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Abrevieri 

 

 

A 
 

amper 

A277 
 

absorbanţa la 277 nm 

ADS 
 

anozi cu dimensiuni stabile 

AINS 

 

antiinflamatoare nesteroidiene 

AR 264 

 

Albastru Reactiv 264 

BFA 

 

bisfenolul A 

CBO5 

 

consum biochimic de oxigen la 5 zile 

CCO 

 

consum chimic de oxigen 

CE 

 

consum specific de energie  

CE50  

 

concentraţie efectivă (necesară pentru a produce 

50% din reacţia maximă) 

CL50 

 

concentraţie letală medie  

CLIP 

 

cromatografie de lichide de înalta performanţă 

COT 

 

carbon organic total 

Δi 
 

curent util 

Da 
 

Daltoni 

DCF 

 

diclofenac 

DDB 

 

diamant dopat cu bor 
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DRX 

 

difracţie de raze X 

EF-DCF 

 

efluent cu conţinut de DCF   

EFS 
 

extracţie în fază solidă 

ESC  

 

electrodul saturat de calomel 

ESH 

 

electrod standard de hidrogen 

FTO 

 

oxid de staniu dopat cu fluor 

GC-SM 

 

gaz cromatografie cuplată cu spectrometrie de 

masă 

GR 143  

 

Galben Reactiv 143 

HAP 

 

hidrocarburi aromatice policiclice 

HQ 

 

coeficient de risc 

IBP 

 

ibuprofen  

IR 

 

infraroşu 

MES 

 

microscopie electronică de scanare 

MET 

 

microscopie electronică de transmisie 

MIS 

 

microspectroscopie ionică secundară 

MSR  

 

metodologia suprafeţei de răspuns 

MVA 2B 

 

Metil Violet Acid 2B 

MWCNT 

 

nanotuburi de carbon cu pereți multipli 

NOAEL 

 

nivel la care nu se observă nici un efect advers 
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NPX 

 

naproxen 

PPE 

 

procedura proiectării experimentelor 

PR 122 

 

Portocaliu Reactiv 122 

PXC 

 

piroxicam 

R 

 

raportul CBO5/CCO 

RA 18 

 

Roşu Acid 18 

RA 29 

 

Roşu Acid 29 

RCM 

 

randament de curent de mineralizare 

SIE 

 

spectroscopie de impedanţă electrochimică 

SMO 

 

starea medie de oxidare 

UV/Vis 

 

ultraviolet/vizibil 

V 
 

volt   

VC  

 

voltametrie ciclică  

XED 

 

spectroscopie de raze X cu energie dispersivă 
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Fig. 5. 15 Spectrul de absorbţie în UV al DCF în Na2SO4 0,1 M 

 

Fig. 5.16 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.17 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.18 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.19 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.20 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.21 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.22 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.23 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.24 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.25 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent: 100 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 30 min; 2 – 60 min;                   

3 – 120 min 

 

Fig. 5.26 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 min; 2 – 120 min 

 
 

BUPT



6 
 

Fig. 5.27 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent: 300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 min; 2 – 120 min 

 

Fig. 5.28 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de 

curent: 100 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 30 min; 2 – 60 min;                   

3 – 120 min 

 

Fig. 5.29 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de 

curent: 200 A/m2;  timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 30 min; 2 – 60 min;                  

3 – 120 min 

 

Fig. 5.30 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de 

curent: 300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.31 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de 

curent: 100 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.32 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de 

curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 30 min; 2 – 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.33 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de 

curent: 300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.34 Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: DDB; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 50 A/m2; timp de 

electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

Fig. 5.35 Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB în prezenţa soluţiilor 

rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 50 mg/L DCF pe Ti/RuO2-TiO2: 

soluţia iniţială (i) şi dupa 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1), 200 A/m2 (2) şi 

300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potenţial:                               

-0,5→+1,5 V/ ESC 

 

Fig. 5.36 Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB în prezenţa soluţiilor 

rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 100 mg/L DCF pe Ti/RuO2-TiO2: 

soluţia iniţială (i) (dil. 1:2) şi după 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1), 200 A/m2 

(2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potenţial:                       

-0,5→+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.37 Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB în prezenţa soluţiilor 

rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 200 mg/L DCF pe Ti/RuO2-TiO2: 

soluţia iniţială (i) (dil. 1:4) şi după 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1) (dil. 

1:4), 200 A/m2 (dil. 1:4) şi 300 A/m2 (2,3) (dil. 1:4); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5→+1,5 V/ ESC 

 

Fig. 5.38 Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB în prezenţa soluţiilor 

rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 50 mg/L DCF pe Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2: soluţia iniţială (i) şi după 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1), 200 

A/m2 (2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potenţial:         

-0,5→+1,5 V/ ESC 

 

Fig. 5.39 Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodului DDB în prezenţa soluţiilor 

rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 100 mg/L DCF pe Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2: timp de electroliză 120 min; densitate de curent: 100 A/m2 (1), 200 

A/m2 (2) şi  300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potenţial:         

-0,5→+1,5 V/ ESC 

 

Fig. 5.40 Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB în prezenţa soluţiilor 

rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 200 mg/L DCF pe Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2: soluţia iniţială (i) (dil. 1:4) şi după 120 min de electroliză la 100 

A/m2 (1), 200 A/m2 (2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de 

potenţial: -0,5→+1,5 V/ ESC 

 

Fig. 5.41 Structura chimică a NPX   

 

Fig. 5.42 Spectrul de absorbţie în UV al NPX în Na2SO4 0,1 M; domeniu UV: 200-400 nm 

 

Fig. 5.43 Spectrul de absorbţie în UV al NPX în Na2SO4 0,1 M; domeniu UV: 250-350 nm 

 

Fig. 5.44 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 10 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min; domeniu UV: 

200-400 nm 

 

Fig. 5.45 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M   

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 10 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min; domeniu UV: 

250-350 nm 

 

Fig .5.46 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M   

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min; domeniu UV: 

200-400 nm 

 

Fig. 5.47 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M   

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min; domeniu UV: 

250-350 nm 
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Fig. 5.48 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min; domeniu UV: 

200-400 nm 

 

Fig. 5.49 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min; domeniu UV: 

250-350 nm 

 

Fig. 5.50 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M  

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent: 300 A/m2; timp de electroliză: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;                 

3 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 

 

Fig. 5.51 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent: 300 A/m2; timp de electroliză: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;                

3 - 180 min; domeniu UV: 250-350 nm 

 

Fig. 5.52 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent:           

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 

 

Fig. 5.53 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M  

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent:           

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 180 min; domeniu UV: 

250-350 nm 

 

Fig. 5.54 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de 

curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 min; 2  - 120 min;              

3 – 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 

 

Fig. 5.55 Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de 

curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 mn; 2 - 120 min;                 

3 – 180 min; domeniu UV: 250-350 nm 

Fig. 5.56 Structura chimica a PXC    

 

Fig. 5.57 Spectrul de absorbţie în UV  al PXC în Na2SO4 0,1 M 

 

Fig. 5.58 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 

 

Fig. 5.59 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.60 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent:           

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 

 

Fig. 5.61 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent:          

300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 

 

Fig. 5.62 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M  

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent:   200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;              

3 – 180 min 

 

Fig. 5.63 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M  

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de 

curent:  300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;               

3 – 180 min 

 

Fig. 5.64 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de 

curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;                

3 – 180 min 

 

Fig. 5.65 Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M anod: Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; timp 

de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 min; 2 – 120 min; 3 – 180 min 
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Capitolul 1 

Metode electrochimice aplicate la îndepărtarea și degradarea poluanților 

organici din apele uzate. Mecanism de oxidare pe ADS a substanţelor 

organice 

 

   

1.1. Indepărtarea din apele uzate a poluanţilor organici prin metode electrochimice 

 

Metodele electrochimice şi-au câştigat locul lor binemeritat ca şi procese pentru 

epurarea apelor uzate ca urmare a avantajelor lor: eficienţă energetică, eficienţa costurilor, 

sunt prietenoase cu mediul, se pretează la automatizare şi control, sunt versatile şi nu necesită 

adăugare de reactivi [1,2]. 

În prezent sunt studiate mai multe procese electrochimice pentru epurarea apelor uzate 

cu conţinut de poluanţi organici, cum ar fi electrocoagularea, electro-Fenton sau oxidarea 

electrochimică. Principalele reacţii chimice şi electrochimice care au loc în aceste procese 

sunt redate în Tabelul 1.1. 

 In ceea ce priveşte oxidarea electrochimică a poluanţilor organici, pe de o parte, poate 

avea loc oxidarea directă pe electrozi cu activitate electrocatalitică aşa cum este, de exemplu, 

platina. Pe de altă parte, este posibilă oxidarea indirectă, care se produce prin intermediul unor 

mediatori. Aceşti mediatori pot fi mediatori de suprafaţă, care rămân fixaţi pe suprafaţa 

anodului unde sunt generaţi continuu sau mediatori de volum, care se generează 

electrochimic, dar se detaşează de suprafaţa electrodului şi acţionează în volumul soluţiei. 

Oxidarea indirectă cu mediatori de suprafaţă se poate realiza pe anozi activaţi cu un strat de 

oxizi cunoscuţi şi sub numele de anozi cu dimensiuni stabile (ADS). 
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Tabelul 1.1. Reacţii implicate în epurarea electrochimică a apelor uzate [3] 

 

Metoda Reacţia principală  de electrod      Reacţii  cu participarea poluantului 

Electrocoagulare anod  (+)     Al Al3+ + 3e-  

catod  (-)     3H2O + 3e-  3/2H2 + 

3OH- 

reacţia globală:  Al + 3H2O  

Al(OH)3 + 3/2H2 

Obs. R este adsorbit pe suprafaţa 

hidroxidului  

Electro-Fenton Fe3+ + e- Fe2+   

O2+2H++2e- H2O2 

Fe2++H2O2+H+ Fe3++H2O+∙OH 

RH+.OH ROH+1/2H2 

Oxidare indirectă 

cu mediatori de 

volum 

- oxigenul ca 

mediator 

O2 + 2H+ + 2e- H2O2 H2O2 HO2
. +H++e- 

RH + HO2
. ROH+OH- 

Oxidare indirectă 

cu mediatori de 

volum 

- clorul ca 

mediator 

2Cl- Cl2+2e- Cl2+H2O HOCl + H++Cl- 

HOCl+R ROH+Cl- 

Oxidare directă 

(anozi de platină) 
R + H2O  RO + zH+ + ze- 

(în proporţie majoră) 

R + H2O CO2 + zH+ + ze-   

(în proporţie redusă) 

 

Oxidare indirectă 

neselectivă  

(anozi „non-

activi”) 

MOx+H2O MOx(∙OH)+H++e- MOx(∙OH)+R MOx+CO2+zH++ze-  

Oxidare indirectă 

selectivă  

(anozi „activi”) 

MOx(∙OH) MOx+1+ H++e- R+MOx+1 RO+MOx 

R  = poluantul organic 

 

 

1.1.1. Electrocoagularea 

 

 Electrocoagularea este un proces electrochimic ideal care preia avantajele efectului 

combinat al dizolvării anodice (cum ar fi fer şi aluminiu) cu formarea de policationi. Bulele 

de gaz transportă poluantul la suprafaţa soluţiei unde poate fi mai uşor concentrat, colectat şi 

îndepărtat.  

Ionii metalici reacţionează cu ionii OH- produşi la catod în timpul degajării 

hidrogenului, spre a produce  hidroxizi insolubili. Aceştia adsorb poluanţii din soluţie 

contribuind astfel la procesul de coagulare prin neutralizarea oricăror particule coloidale 

încărcate negativ.  
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În cazul anozilor de fer sau oţel s-au propus două mecanisme pentru producerea 

hidroxidului metalic [4]:   

 

Mecanism I  

 

Anod:                 4Fe(s) ↔ 4Fe+2(aq) + 8e-     (4) 

 

Reacţia chimică: 4Fe+2(aq) + 10H2O(l) + O2(g) ↔4Fe(OH)3(s) +8H+(aq)       (5) 

 

Catod:                 8H+(aq) + 8e- ↔ 4H2(g)           (6) 

 

Global:                4Fe(s) +10H2O(l) + O2(g) ↔ 4Fe(OH)3(s) + 4H2(g)       (7) 

  

  

Mecanism II   

 

Anod:                  Fe(s) ↔ Fe+2(aq) + 2e-                                                       (8) 

 

Reacţia chimică: Fe+2(aq) + 2OH-(aq) ↔ Fe(OH)2(s)                                                   (9) 

 

Catod:                 2H2O(l) + 2e- ↔ H2(g) + 2OH-(aq)       (10) 

 

Global:                Fe(s) +2H2O(l) ↔ Fe(OH)2(s) + H2(g)       (11) 

 

În cazul anozilor de aluminiu reacţiile care au loc pentru producerea hidroxidului 

metalic sunt: 

Anod:                  Al(s) ↔ Al+3(aq) + 3e-   (12) 

 

Reacţia chimică: Al+3(aq) + 3OH-(aq) ↔ Al(OH)3(s)          (13) 

 

Catod:                 3H2O(l) + 3e- ↔ 3/2H2(g) + 3OH-(aq)       (14) 

 

Global:                Al(s) + 3H2O(l) ↔ Al(OH)3(s) + 3/2H2(g)         (15) 

 

Hidroxizii de fer îndepărtează poluanţii prin complexarea pe suprafaţă sau prin atracţia 

electrostatică. În complexarea pe suprafaţă se presupune că poluantul acţionează ca un ligand 

pentru a lega unitatea structurală a ferului hidratat: 

 

L-H(aq) + (HO)OFe(s) → L-OFe(s) + H2O       (16) 

 

În cazul atracţiei electrostatice particulele de oxid de fer conţin sarcina aparent 

pozitivă şi negativă care atrage speciile poluante cu sarcina opusă şi le îndepărtează din 

soluţie. 
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Similar electrocoagulării cu Fe, îndepărtarea poluanţilor cu anozi de Al poate fi 

explicată prin complexarea pe suprafaţă sau atracţia electrostatică. 

Electrocoagularea  oferă o serie de avantaje, incluzând următoarele [5]: 

1. echipament  simplu şi operare uşoară 

2. pot fi tratate cele mai mici particule coloidale, deoarece acestea se pot  mişca mai uşor 

decât omologii lor mai mari într-un câmp electric; aceasta facilitează coagularea; în 

plus, această mişcare duce la evitarea folosirii agitării mecanice, care (dacă este 

necontrolată) poate distruge precipitatele de cum se formează 

3. cantităţile de reactivi chimici sunt mult mai mici decât în alte procese 

4. echipament sumar sau neglijabil pentru adăugarea reactivilor; nu este necesară 

amestecarea  reactivilor 

5. se produc cantităţi mici de nămol; nămolul generat electrochimic este mai hidrofob 

ceea ce duce la reziduuri mai compacte, cu timpi de decantare mai mici 

6. durabilitatea  electrozilor tinde spre „timp de cădere” scăzut pentru mentenanţă sau 

înlocuire 

7. îndepărtarea materiilor organice (incluzând substanţele organicele biorefractare) este 

mai eficientă; aceasta facilitează epurarea biologică ulterioară 

8. dozele de coagulant precum şi suprapotenţialele pot fi uşor calculate şi  controlate  

9. aceste procese sunt potrivite pentru instalaţii mici de epurare a apei 

10. s-a observat o creştere a pH-ului, ceea ce ajută la îndepărtarea ionilor metalici prin 

precipitarea lor ca şi hidroxizi sau prin adsorbţie pe alte flocule sau precipitate (de ex. 

în apa uzată acidă de mină) 

11. cel mai des controlul pH-ului nu este necesar, în afară de cazul când acest parametru 

capătă valori extreme 

12. în sisteme bine proiectate se pot atinge randamente de curent foarte bune ( 90%) 

13. este necesar un timp mic de electroliză (de exemplu, 8 minute pentru decolorarea unei 

ape textile tipice) 

14. costurile de operare sunt mult mai mici comparativ cu ale celor mai multe tehnologii 

convenţionale 

În acelaşi timp electrocoagularea poate prezenta o serie de dezavantaje: 

1. producerea H2 la catod poate împiedica sedimentarea completă a materialului 

precipitat 

2. concentraţia Al sau Fe în efluent poate fi crescută faţă de procedeele convenţionale 
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3. hidroxidul  insolubil produs se poate  aglomera între electrozi stânjenind producerea 

lui ulterioară 

4. aceste procese (anodice şi catodice) sunt frecvent însoţite de pasivarea anodică şi 

depunerea nămolului pe  electrozi 

5. costurile pentru investiţii sunt relativ ridicate, deşi costurile de  operare tind să fie mai 

mici decât în  alte tehnici 

 

Îndepărtarea poluanţilor  prin electrocoagulare este influenţată de: densitatea de 

curent, numărul perechilor de electrozi, distanţa dintre electrozi, concentraţia poluantului, 

concentraţia electrolitului, materialul de anod, debitul de intrare şi pH-ul iniţial. 

Electrocoagularea a fost aplicată la îndepărtarea materiei organice petroliere aşa cum 

este gazolina din apele uzate de la fluidele de foraj [6]. Anozii au fost confecţionaţi din Al, au 

fost de tip plasă, iar configuraţia lor a fost orizontală. Catozii au fost din oţel inoxidabil. 

Procesul a fost urmărit prin diminuarea CCO în funcţie de diferite condiţii de lucru, 

parametrii variaţi fiind: timpul de electroliză, de la 5 la 45 de minute; densitatea de curent, de 

la 0,008 la 0,034 A/cm2; numărul anozilor; concentraţia electrolitului.  Astfel, s-a obţinut o 

diminuare a CCO de 89% la o densitate de curent de 0,0083 A/cm2, pH 7, NaCl 14 g/L, doi 

anozi de Al şi 45 minute de electroliză.  

Colorantul Roşu Direct 81 a fost îndepărtat dintr-un efluent textil sintetic printr-un 

proces de electrocoagulare-flotaţie cu anod de sacrificiu Al care s-a desfăşurat într-un reactor 

operat în mod continuu [7]. Reactorul a inclus o celulă electrochimică şi un separator de 

nămol. A fost studiată influenţa următorilor parametri de operare asupra randamnetului de 

îndepărtare a colorantului: densitatea de curent, debitul efluentului ce conţine colorantul, 

CCO, turbiditatea şi viteza de dizolvare a Al.  S-a constatat că odată cu creşterea debitului a 

avut loc diminuarea randamentului de îndepărtare a colorantului pentru aceeaşi densitate de 

curent. Astfel, randamentul de îndepărtare a crescut de la 71,5% la 100 A/m2 la 90,2% la 200 

A/m2 la un  debit de 10 l/h. Atunci când debitul a crescut la 28 l/h, randamentul de îndepărtare 

a colorantului a crescut de la 61,5% la 100 A/m2 la 76,8% la 200 A/m2. Pentru a obţine valori 

mari pentru randamentul de îndepărtare a substanţelor organice (cuantificat prin valorile 

CCO) densitatea de curent trebuie să fie mai mare (de exemplu 200 A/m2 faţă de 100 A/m2) 

atunci când creşte debitul. Pentru a obţine un randament de îndepărtare a substanţelor 

organice mai mare de 50%, densitatea de curent a fost menţinută în jur de 150 A/m2 la 

valoarea maximă a debitului. Creşterea debitului de la 10 la 22 l/h, a dus la descreşterea 

randamentului de îndepărtare a turbidităţii de la 99,90% la 97,83% la 200 A/m2 şi respectiv de 
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la 95,60% la 85,50% la 100 A/m2. Prin urmare, pentru a obţine diminuări importante ale 

turbidităţii la acelaşi debit a fost nevoie de o densitate de curent mai mare. Concentraţia 

maximă de Al a fost de 420 mg/L la o densitate de curent de 200 A/m2 şi un debit de 10 l/h şi 

poate fi atribuită densităţii mari de curent. Consumul specific de energie (CE) a fost de                  

52-58 kWh/kg Al la 150 A/m2. 

A fost efectuat un studiu care a avut drept scop investigarea îndepărtării prin 

electrocoagulare cu anod de sacrificiu Fe a HAP dintr-un efluent industrial de la o fabrică de 

hârtie [8]. Efluentul a fost colectat din treapta secundară a instalaţiei de epurare biologică a 

apei uzate industriale. De asemenea, a fost investigată relaţia dintre îndepărtarea şi 

transformarea HAP în timpul electrocoagulării. Au fost îndepărtate 86% din HAP. 

Transformarea HAP în timpul electrocoagulării are două aspecte.  Pe de o parte, HAP cu trei 

sau patru nuclee aromatice, acenaften, antracen, fenantren, fluoren şi fluoranten, au fost 

îndepărtate în proporţie mare prin transformarea lor în molecule mai mici sau mineralizare. 

De menţionat că îndepărtarea COT a avut valoarea cea mai bună la 40 mA/cm2. Pe de altă 

parte HAP cu două nuclee aromatice, naftalina şi dimetilnaftalina, au fost generate prin 

degradarea substanţelor humice sau fulvice, având ca rezultat concentraţii crescute după 

epurarea prin electrocoagulare. În plus faţă de transformarea chimică, HAP, incluzând 

naftalina, dimetilnaftalina, acenaften, antracen şi fenantren au fost de asemenea detectate în 

flocoanele sedimentate. Aceasta sugerează că HAP s-au adsorbit pe flocoanele de hidroxid de 

Fe produse în timpul electrocoagulării. Deoarece în timpul electrocoagulării s-au format HAP 

cu două nuclee aromatice este necesar ca acestea să fie înlăturate din efluentul epurat şi din 

nămolul de la electrocoagulare pentru a minimiza poluarea mediului. 

Electrocoagularea cu anod de sacrificu Al a fost investigată în vederea epurării apei de 

santină [9]. Experimentele au fot efectuate în şarjă cu o apă sintetică şi a fost studiat efectul 

parametrilor de operare asupra eficienţei procesului. Astfel, s-a obţinut valoarea maximă de 

85% pentru randamentul de îndepărtare a substanţelor organice în următoarele condiţii de 

operare: pH de 7, tensiune  de 10 V, o suprafaţă anodică utilă de 45 cm2 şi un timp de 

electoliză de 120 min. De asemenea, studiul comparativ între electrocoagulare şi coagulare a 

arătat că prin coagulare se obţine un randament de îndepărtare a substanţelor organice de doar 

59,3%. Nămolul rezultat în urma electrocoagulării a fost caracterizat pentru identificarea 

compoziţiei minerale şi a grupelor funcţionale. Spectrele de raze X şi IR cu transformată 

Fourier au relevat formarea hidroxidului de aluminiu în timpul procesului de electrocoagulare, 

iar prezenţa în nămol a hidrocarburilor şi a metalelor grele a indicat îndepărtarea acestor 

poluanţi din apa de santină prin procesul de electrocoagulare. Au fost testate diferite 
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combinaţii de electrozi de Al şi Fe, iar combinaţia Al-Al a dus la randamentul maxim de 

îndepărtare. Studiul de caz realizat pe o apă reală de santină a înregistrat un randament maxim 

de îndepărtare de 89,84% cu electrozi de Al.  

 

 

1.1.2. Electro-Fenton 

 

Procesul electro-Fenton poate fi definit ca şi proces Fenton asistat electrochimic [10]. 

Se utilizează un catod adecvat la care prin reducerea oxigenului dintr-un flux de aer barbotat 

se ajunge la ionul de superoxid (O2
∙- ), ceea ce duce la formarea continuă în mediu acid a 

H2O2 (ec. (17)). Catalizatori cum sunt Fe2+, Fe3+ sau oxizii de fer reacţionează cu H2O2 (ec. 

(18)), conform reacţiei Fenton, formând radicalii hidroxil (∙OH). Ionii de Fe3+ produşi prin 

reacţia Fenton sunt reduşi electrochimic la ioni de Fe2+ (sistemul electrocatalitic Fe3+/Fe2+) 

(ec. (19)), care catalizează producerea de ∙OH prin reacţia Fenton. Pe de altă parte, oxigenul 

molecular poate fi de asemenea produs în compartimentul anodic prin oxidarea apei pe platină 

sau alţi anozi care au supratensiune mică pentru descărcarea O2 (ec. (20)).    

 

O2(g) + 2H+ + 2e-  H2O2
    Eo = 0,695 V   vs  ESH   (17) 

 

Fe2+ + H2O2 + H+   Fe3+ + H2O + ∙OH       (18) 

 

Fe3+ + e-  Fe2+    Eo = 0,77 V    vs  ESH   (19) 

 

H2O  1/2O2 + 2H+ + 2e-   Eo = 1,23 V    vs  ESH   (20) 

 

Radicalul ∙OH care este un oxidant puternic poate fie să dehidrogeneze compuşii 

nesaturaţi sau să hidroxileze compuşii aromatici sau alţi compuşi care au legături nesaturate 

până la mineralizarea lor toatală (transformarea în CO2, H2O  şi ioni anorganici). În electro-

Fenton, parametrii de operare precum: alimentarea cu oxigen, viteza de agitare sau debitul 

lichidului, temperatura, pH-ul soluţiei, densitatea de curent, compoziţia electrolitului, 

concentraţia catalizatorului şi a poluantului, influenţează randamentul de 

degradare/mineralizare.   

A fost studiată posibilitatea dezvoltării unui reactor electrochimic de la scară de 

laborator la o scară pilot urmărind aplicarea procesului electro-Fenton la epurarea apelor cu 

conţinut de compuşi organici biorefractari [11]. Reactorul electrochimic la scară de laborator 
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a fost echipat cu un catod tridimensional cu strat fix, compact din granule de carbon vitros, iar 

ca anozi s-au folosit doi ADS (Ti/RuO2). Experimentele la scară de laborator au folosit 

bisfenolul A (BFA) ca model de poluant biorefractar. Au fost preparare soluţii sintetice 

apoase de BFA, electrolitul suport a fost Na2SO4, iar pH-ul a fost ajustat la 2,9 cu H2SO4. Fe 

(II) a fost adăugat în soluţie la o concentraţie de 0,5 mM. Randamentul de îndepărtare  a BFA 

a fost studiat în funcţie de densitatea de curent aplicată cu scopul determinării densităţii de 

curent limită pentru reducerea O2. A fost studiată cinetica degradării BFA, influenţa  reacţiilor 

care au avut loc pe ADS, precum şi efectul concentraţiei iniţiale a BFA. De asemenea, a fost 

evaluată cantitativ generarea de H2O2 şi ∙OH în condiţiile optime de operare a reactorului. 

Randamentul reacţiei electro-Fenton (conversia H2O2 la ∙OH) a avut valori mai mari decât 

99%.  Valorile CCO, COT şi CBO5 au indicat că pentru îndepărtarea BFA din soluţii diluate 

(10 şi 25 mg/L) au fost necesare doar câteva minute de epurare prin procesul electro-Fenton. 

In acest caz, biodegradabilitatea soluţiilor epurate s-a obţinut în timp foarte scurt. Pentru 

concentraţii mai mari, o îndepărtare eficientă a BFA s-a realizat la un timp de epurare mai 

mare de o oră şi au fost necesare 90 de minute pentru a obţine biodegradabilitatea soluţiilor de 

BFA. In condiţiile optime de operare, mărirea la scară a reactorului utilizat pentru aplicarea 

procesului electro-Fenton depinde de concentraţia poluantului. Parametrii de operare ai 

reactorului mărit la scară pilot pot fi deduşi din noua secţiune a fiecărui strat fix expus 

fluxului, din viteza de curgere a lichidului şi din densitatea de curent limită obţinută cu 

reactorul la scară de laborator. Utilizarea acestui reactor electrochimic este promiţătoare ca 

pre-epurare electro-Fenton urmată de epurarea biologică a apelor cu conţinut de poluanţi 

biorefractari. 

Procesul electro-Fenton folosind anozi de Pt sau DDB şi catod de pâslă de carbon, a 

fost aplicat la degradarea carbarilului care este al doilea cel mai frecvent insecticid găsit în 

apă [12]. Această metodă se bazează pe reacţia dintre radicalii hidroxil produşi electrochimic 

şi moleculele de carbaril care duce la degradarea oxidativă şi mineralizarea insecticidului.  

Studiile cinetice au relevat că reacţia dintre carbaril şi radicalii hidroxil a fost de             

pseudo-ordin I în condiţiile de operare ale procesului şi a avut loc destul de rapid cu oricare 

dintre electrozi. Constanta de viteză de ordinul II a reacţiei de oxidare a carbarilului cu 

radicalii hidroxil a fost 4,60 x 10-9 M-1 s-1. Mineralizarea insecticidului a fost monitorizată 

prin determinarea COT şi a fost mai eficientă pe DDB decât pe Pt. Pentru o concentraţie 

iniţială a carbarilului de 0,1 mM după 2 ore de aplicare a procesului electro-Fenton la o 

intensitate a curentului de 300 mA COT a scăzut cu 73,7% pe anodul de Pt şi respectiv cu 

90,2% pe anodul de DDB. Produşii de degradare au fost identificaţi şi cuantificaţi prin 

BUPT



 
21 

tehnicile de analiză cum sunt CLIP şi GC-SM. Astfel, s-au identificat intermediari aromatici, 

acizi carboxilici cu lanţ scurt şi ioni anorganici. 

Posibilitatea aplicării procesului electro-Fenton la degradarea tilozinei, un antibiotic 

biorefractar, a fost examinată într-o celulă electrochimică cu spaţiul anodic divizat de cel 

catodic şi funcţionare discontinuă [13]. A fost utilizat un catod din pâslă de carbon şi anod de 

Pt. În următoarele condiţii de electroliză: concentraţia iniţială a tilozinei de 100 mg/L, 

intensitate de curent de 300 mA, concentraţia catalizatorului Fe2+ de 0,1 mM, electrolit suport 

Na2SO4 0,05 M şi pH=3, au fost necesare doar 15 min pentru degradarea totală a tilozinei. În 

schimb, randamentele de mineralizare au fost de 45, 62 şi 88% după 2, 4 şi respectiv 6 h de 

electroliză. Imbunătăţirea biodegradabilităţii a fost reflectată de creşterea raportului 

CBO5/CCO de la 0 (iniţial) la 0,6 după 6 ore de electroliză (pentru o concentraţie iniţială de 

tilozină de 100 mg/L). Cu scopul de a combina electro-Fenton cu epurarea biologică, un timp 

de oxidare cuprins între 2 şi 4 ore a fost totuși luat în considerare. Rezultatele SMO şi raportul 

CCO/COT au sugerat că preepurarea ar putea fi oprită după 2 ore şi nu după 4 ore; În acelaşi 

timp, creşterea biodegradabilităţii între un timp de preepurare de 2 şi 4 ore a sugerat că 

această ultimă durată pare mai potrivită. Pentru a putea trage o concluzie, culturile biologice 

au fost realizate pentru diferiţi timpi de electroliză. Soluţiile electrolizate de tilozină timp de 2 

şi 4 ore au fost apoi epurate cu nămol activ timp de 25 de zile, îndepărtarea COT fiind de 57 

şi respectiv 67%, iar dacă se iau în considerare ambele procese, îndepărtarea totală COT a fost 

de 77 şi respectiv 88%. Prin urmare, culturile de nămol activ  s-au dovedit a fi în concordanţă 

cu evaluarea efectuată prin analizarea parametrilor fizico-chimici (SMO şi CCO/COT), 

deoarece câştigul de mineralizare aşteptat din cauza creşterii duratei de electroliză a fost prea 

scăzut pentru a echilibra consumul suplimentar de energie. 

Procesul electro-Fenton poate fi aplicat şi în sistemul fotoelectro-Fenton în vederea 

creşterii randamentului de mineralizare a compuşilor organici biorefractari [14-16]. Astfel, 

mineralizarea erbicidului desmetrină din soluţii apoase acide a fost studiată prin procese cum 

ar fi oxidarea anodică cu H2O2 electrogenerată (AO-H2O2), electro-Fenton (EF) şi fotoelectro-

Fenton (PEF) cu radiaţie UVA [17]. Electrolizele au fost efectuate într-o celulă cilindrică 

deschisă, nedivizată şi termostatată echipată cu anod de DDB şi un catod cu difuzie de O2 

pentru generarea H2O2. Creşterea curentului până la 300 mA a dus la creşterea vitezei de 

degradare în toate procesele studiate, dar curentul de mineralizare a scăzut. Intervalul de pH 

optim pentru procesul electro-Fenton a fost cuprins între 2 şi 3, în timp ce pentru procesul 

fotoelectro-Fenton a fost de 2. In cazul tuturor metodelor aplicate, prezenţa desmetrinei în 

cantitate mai mare în soluţie a dus la scăderea gradului de mineralizare, dar                       
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COT a fost  distrus în măsură mai mare ceea ce a dus la creşterea RCM. Speciile oxidante 

principale sunt radicalii ∙OH formaţi la suprafaţa DDB în toate procesele aplicate şi în 

volumul soluţiei din reacţia Fenton între Fe2+ adăugat şi H2O2 electrogenerată în procesele 

electro-Fenton şi fotoelectro-Fenton. A fost realizat un grad de mineralizare redus în cazul 

oxidării anodice cu H2O2 electrogenerată prin oxidarea lentă a produşilor secundari de către 

∙OH pe suprafaţa DDB. Acţiunea sinergică a ∙OH în volumul soluţiei a îmbunătăţit viteza de 

degradare în procesul electro-Fenton, deşi mineralizarea aproape totală a fost obţinută în 

procesul fotoelectro-Fenton datorită generării suplimentare a ∙OH şi fotoliza intermediarilor 

cu radiaţie UVA. Degradarea desmetrinei a urmat întotdeauna o cinetică de pseudo-ordin I, 

fiind mai rapid distrusă în secvenţa: oxidarea anodică cu H2O2 electrogenerată < electro-

Fenton < fotoelectro-Fenton. In toate procesele, au fost identificaţi ca şi produşi secundari 

heteroatomici persistenţi amelina şi acidul cianuric, iar ca şi acizi carboxilici generaţi au fost 

detectaţi acizii oxamic şi formic.  Ambii acizi au fost îndepărtaţi rapid în oxidarea anodică cu 

H2O2 electrogenerată şi au persistat mai mult în procesele electro-Fenton şi fotoelectro-

Fenton. Acidul formic a fost distrus mult mai repede în procesul fotoelectro-Fenton datorită 

îndepărtării mai rapide a complecşilor Fe(III)-formiat rezultaţi în urma iradiarii UVA. 

Generarea acidului cianuric în principal prin oxidarea cu ∙OH la suprafaţa DDB este calea 

predominantă pentru degradarea desmetrinei. Azotul din desmetrină a dus la formarea ionului 

NO3
- în proporţie redusă şi a ionului de NH4

+ într-o măsură şi mai mică, sugerând că cea mai 

mare parte a lui s-a pierdut ca şi derivaţi volatili ce conţin azot. 

 

 

1.1.3. Oxidarea indirectă cu mediatori de volum 

 

 Agenţii oxidanţi cum ar fi O3,
 HClO, Cl2, H2O2 pot fi generaţi electrolitic şi apoi 

utilizaţi la degradarea poluanţilor. Tabelul 1.2 cuprinde o listă de reactivi care pot fi generaţi 

electrolitic pentru degradarea poluanţilor. Valorile potenţialului standard de reducere sunt 

toate pozitive dovedind capacitatea acestor reactivi de a oxida o mare varietate de substraturi 

organice [5].  

Un avantaj major al generării electrolitice a acestor reactivi este acela că ea se poate 

realiza in situ. Astfel,  aceşti reactivi chimici, mulţi dintre ei periculoşi nu necesită transportul 

pe distanţe mari. În plus, mulţi dintre reactivii cuprinşi în Tabelul 1.2 sunt instabili pentru o 

stocare pe termen lung. Nu în ultimul rând, generarea electrolitică a reactivilor într-un reactor 

pentru epurarea poluanţilor este eficace deoarece procesul, prin natura sa electrică, poate fi 
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controlat cu precizie, iar cantitatea necesară de reactiv generat poate fi corelată eficient cu 

gradul de poluare al efluentului. 

 

Tabelul 1.2.  Reactivi generaţi electrolitic pentru degradarea poluanţilor [5]  

 

Nr.crt. Reactiv 
Potenţial standard de reducere 

V vs. ESH 

1 Radical hidroxil 2,80 

2 Oxigen atomic 2,42 

3 Ozon 2,07 

4 Peroxid de hidrogen 1,78 

5 Radical perhidroxil 1,70 

6 Clor 1,36 

Se admite ca soluţia are pH 0  

 

 

1.1.3.1. Oxidanţi generaţi electrochimic utilizaţi în epurarea apelor  uzate 

 

1.1.3.1.1. Ozonul 

 

Ozonul reprezintă o alternativă atrăgătoare pentru epurarea apei deoarece nu 

eliberează nici un reactiv suplimentar în aceasta.  

 Ozonul se formează prin descompunerea electrolitică a apei, care poate fi reprezentată  

prin următoarea reacţie de semicelulă [21]: 

 

 3H2O  O3 + 6H+ + 6e-   Eo = 1,51V  vs ESH     (21)  

        

 Oxidarea oxigenului degajat poate  produce de asemenea ozon: 

 

H2O + O2  O3 + 2H+ + 2e-   Eo = 2,07 V  vs ESH      (22) 

 

 Generarea anodică a oxigenului are loc preferenţial înaintea descărcării ozonului 

deoarece este un proces care se desfăşoară la  un potenţial mai mic: 

 

2H2O  O2 + 4H+ + 4e-   Eo = 1,23 V  vs ESH      (23) 

 

Pentru a obţine ozon la concentraţii rezonabile şi pentru ca reacţiile să aibă loc cu 

randamente de curent semnificative este necesară inhibarea descărcării oxigenului. De aceea 

trebuie adoptate una sau mai multe din următoarele strategii [5]:  
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1. alegerea unui material de anod cu supratensiune mare pentru descărcarea oxigenului  

2. aplicarea unei densităţi mari de curent pentru a obţine un potenţial de electrod pozitiv 

mare  

3. adăugarea unui adsorbant cum ar fi: F-, BF4
- sau PF6

- pentru a bloca mecanismul 

descărcării oxigenului 

Alte cerinţe pentru generarea ozonului ar fi [18]: 

1. utilizarea de electroliţi ai căror ioni  nu intră în competiţie cu reacţiile care produc 

ozonul 

2. folosirea de anozi în starea de oxidare maximă sau refractari din punct de vedere 

cinetic la oxidare  

3. utilizarea unor anozi stabili în mediul puternic acid rezultat ca urmare a descompunerii 

anodice a apei  

Avantajele generării electrochimice a ozonului sunt date de producerea lui on-site şi 

obţinerea sa la concentraţii mult mai mari decât pot fi atinse prin oricare altă metodă. 

Principalele aplicaţii ale celulelor de generare a ozonului sunt sterilizarea apei şi oxidarea 

apelor de proces care conţin substanţe organice [19]. 

 S-a raportat generarea electrochimică a ozonului cu randamente de curent de până la 

33% şi un CE de 25 kWh/kgO3 la temperatura camerei folosind anozi de Ti/Sn-Sb-Ni într-o 

celulă bazată pe anasamblul electrod membrană, şi catozi de titan platinat separaţi printr-o 

membrană Nafion [20]. Decolorarea completă a 200 ml de soluţie cu concentraţia de 1000 

mg/L colorant  Albastru Reactiv 50 (RB50) a avut loc în decurs de 8 minute la 2,7 V cu un 

randament de curent de 100% şi un CE de 8 kWh/kgCCO în primele 5 minute de electroliză. 

Diminuarea CCO şi a COT a necesitat însă un timp mai îndelungat. Intermediarii rezultaţi au 

fost investigaţi cu ajutorul cromatografiei ionice. Din reprezentarea grafică a ariei maximului 

intermediarilor identificaţi prin cromatografie ionică în funcţie de timpul de electroliză s-a 

constatat că în urma degradării oxidative a colorantului s-au format specii organice şi 

anorganice. Cei din urmă formaţi au fost acizii acetic şi maleic. Concentraţia lor a crescut cu 

timpul de electroliză, concentraţia acidului maleic crescând până la un maxim după 30 

minute. Speciile anorganice au fost NO2
−, NO3

−, Br− şi SO4
2−. Concentraţia Br− a fost 

constantă în primele 15 minute de electroliză, după care a scăzut, ceea ce sugerează formarea 

BrO− sau/şi a Br2.  

 Un colorant antrachinonic, Albastru Reactiv 19 (RB19), a fost degradat pe anozi de 

Ti/Sn-Sb-Ni de către ozonul generat electrochimic in situ prin oxidare electrochimică în 

mediu acid la temperatura camerei [21]. Ozonul a fost generat prin oxidarea electrochimică a 
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apei pe anod de Ti/Sn-Sb–Ni. Electrodul a fost caracterizat din punct de vedere al 

proprietăţilor electrochimice prin VC, iar caracterizarea morfologică s-a făcut prin MES şi 

DRX. Au fost obţinute concentraţii mari de ozon generat la 2,4 V versus Ag/AgCl în HClO4  

1 M după 10 minute de electroliză. Îndepărtarea culorii şi a CCO au fost de 100 % după 3 

minute şi respectiv 48,2 % după 15 minute de reacţie. Spectrele UV/Vis au relevat că 

structura antrachinonică a fost degradată de ozonul generat dizolvat. Câţiva intermediari au 

fost identificaţi prin GC-SM după 20 minute de ozonoliză.  Speciile intermediare detectate au 

fost: anhidrida acetică, acid propanoic, 2,4,4-trimetil-1-pentanol, hidroperoxid, 1-penten-3-

onă, dodecan, hexadecan, acid oxalic şi 1, 2-propadienă. Rezultatele au arătat că cei mai mulţi 

intermediari sunt compuşi alifatici, deşi au fost identificaţi şi compuşi cum ar fi 1,2,3-trimetil-

benzen şi 1,3-ciclohexandionă. Câţiva intermediari au avut structură liniară care are un efect 

mai puţin dăunător asupra mediului.  

Un reactor electrochimic cu electrozi planari perforaţi a fost utilizat pentru producerea 

ozonului [22]. Un strat de β-PbO2 electroformat, depus pe un substrat de titan platinat, a fost 

utilizat ca şi anod în timp ce catodul a fost  din titan platinat. Producerea ozonului depinde de 

densitatea de curent, compoziţia chimică şi temperatura electrolitului. În funcţie de aceşti 

parametri s-au obţinut randamente de curent pentru obţinerea ozonului cuprinse între 0,5–21% 

Acest domeniu larg al randamentului de curent permite o flexibilitate pentru aplicarea lui. 

Producţia maximă de ozon a fost obţinută la densităţi mari de curent, temperaturi scăzute şi un 

electrolit de bază soluţie de acid sulfuric (3,0 mol/L) cu conţinut de KPF6 (0,03 mol/l). 

Ozonul generat electrochimic a fost utilizat la degradarea în mediu alcalin a doi coloranţi 

reactivi utilizaţi în industria textilă, Galben Reactiv 143 (GR 143) şi Albastru Reactiv 264 

(AR 264). Eficienţa procesului de degradare a fost investigată prin monitorizarea cineticii 

procesului de decolorare şi a gradului de îndepărtare a COT. Pentru amândoi coloranţii 

constanta de viteză a reacţiei de pseudo-ordin I a crescut odată cu creşterea concentraţiei O3. 

Eficienţele de decolorare au fost mai mari decât 99% în cazul celor doi coloranţi. A avut loc 

doar mineralizarea parţială şi s-au format intermediari. Astfel, îndepărtarea COT după 60 

minute de ozonizare a fost de 40, 45 şi 55% (GR 143) şi 33, 37 şi 46% (AR 264), pentru 

concentraţii ale O3 de 210, 250 şi respectiv  330 mg/h. 

 Utilizând aceeaşi instalaţie ca şi în cazul degradării coloranţilor GR 143 şi  AR 264, au 

fost ozonizate soluţii apoase ale colorantului Portocaliu Reactiv 122 (PR 122) în mediu acid, 

respectiv bazic [23]. Determinările experimentale au arătat că pH-ul a influenţat atât viteza de 

decolorare cât şi îndepărtarea CCO şi COT. Decolorarea PR 122 a decurs după o reacţie de 

pseudo-ordin I, iar constanta de viteză a fost influenţată de concentraţia iniţială a colorantului 
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şi pH-ul soluţiei. În cazul soluţiilor acide, constanta de viteză a fost influenţată de timpul de 

ozonizare. Decolorarea a fost mai eficintă în mediu alcalin, la fel ca şi îndepărtarea CCO şi 

COT. După o oră de ozonizare s-a atins un grad de mineralizare mai mare de 70% la un debit 

de ozon de 0,25 g/h. De asemenea, experimentele au demonstat că mediul alcalin a favorizat 

considerabil posibilitatea oxidării materiei organice dizolvate. 

 După cum s-a menţionat mai sus, una din principalele aplicaţii ale ozonului generat 

electrochimic este sterilizarea apei. Astfel, a fost investigat potenţialul utilizării electrodului 

de DDB pentru dezinfecţia bacteriană în diferite matrici de apă  cu conţinut  variabil de 

cloruri [24]. Apa de alimentare cu conţinut de Pseudomonas aeruginosa a fost tratată 

electrochimic. In funcţie de densitatea de curent aplicată şi timpul de expunere, a fost realizată 

inactivarea microorganismelor cu 4-log până la 8-log. Eficienţa dezinfecţiei a fost controlată 

prin generarea clorului în funcţie de concentraţia clorurii în apă. Efectul sinergic al generării 

in situ în timpul dezinfecţiei atât a clorului cât şi a ozonului, a avut ca rezultat un impact 

bactericid eficient. Formarea produşilor nedoriţi clorat şi perclorat a depins de matricea apei, 

de densitatea de curent aplicată şi de gradul dorit de dezinfecţie. In cazul unei ape sintetice cu 

conţinut scăzut de clorură (20 mg/L) şi o densitate de curent aplicată de 167 mA/cm2 s-a 

obţinut o inactivare a Pseudomonas aeruginosa de 6-log după 5 minute de expunere. CE a 

fost cuprins între 0,3 şi 0,6 kWh/m3 în funcţie de densitatea de curent şi matricea apei.  Prin 

urmare, dezinfecţia electrochimică a apei reprezintă un proces indicat şi totodată eficient 

pentru producerea apei liberă de patogeni fără adăugarea de reactivi. 

 

 

1.1.3.1.2. Apa oxigenată 

 

Apa oxigenată este un agent oxidant nepoluant a cărui electrogenerare a renăscut graţie 

aplicării sale în reducerea concentraţiei poluanţilor indezirabili în mediul înconjurător. 

 Interesul sporit pentru producerea electrochimică a H2O2 se datorează următorilor 

factori [5]:  

1. la epurarea apelor uzate sunt necesare doar soluţii diluate şi ele trebuie obţinute on-site 

2. un proces catodic alcalin dă posibilitatea reducerii semnificative a consumului de 

energie faţă de vechiul proces anodic bazat pe hidroliza persulfatului obţinut printr-un 

proces anodic ( datând din 1853) 
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3. disponibilitatea de noi materiale de electrod, pe care prima treaptă de reducere a 

primilor 2e- este relativ uşoară (ducând la peroxid), dar supratensiunea pentru 

reducerea a încă 2e– este mare (ducând la apă) 

Deoarece hidroperoxidul de sodiu este o bază tare, produsul net este o soluţie puternic 

alcalină de peroxid. În cursul procesului catodic se generează un mol de OH- pentru fiecare 

mol de peroxid. Peroxidul este cel mai puţin stabil în mediu alcalin: 

 

2HO2
-   2OH- + O2           (24) 

 

ceea ce face dificilă separarea celor două specii (HO2
- şi OH-); acest proces catodic  este astfel 

mai puţin rentabil economic faţă de procedeul chimic de obţinere, utilizat azi pe scară largă, 

constând în reducerea antrachinonei cu hidrogen urmată de oxidarea cu aer a 

antrahidrochinonei. 

 Cu toate acestea, ca urmare a cerinţelor impuse de normele de protecţia mediului şi de 

anumite tehnologii specifice, utilizarea procesului catodic devine decisivă. Un exemplu în 

acest sens îl constituie cererea H2O2 ca şi înlocuitor al Cl2 în industria hârtiei şi a celulozei 

care necesită efectiv condiţii alcaline. 

Apa oxigenată poate fi produsă electrochimic prin reducerea oxigenului la catod [18]. 

Reacţia formală  de semicelulă în mediu acid este dată de: 

 

O2 + 2H+ + 2e-  H2O2
   Eo = 0,68 V   vs  ESH      (25) 

 

Aceasta arată că H2O2 este produsul transferului a doi electroni la oxigen. Dacă 

oxigenul este redus printr-un proces cu 4e-, ca şi produs final se formează apa: 

 

O2 + 4H+ + 4e-  2H2O
   Eo = 1,23 V   vs  ESH      (26) 

 

Apa oxigenată se poate reduce în continuare la apă: 

 

H2O2 + 2H+ + 2e-  2H2O
   Eo = 1,776 V   vs  ESH     (27)  

 

În mediul alcalin, reacţia stoichiometrică este dată de: 

 

O2 + H2O
 + 2e-  OH- + HO2

- Eo = - 0,076   vs  ESH     (28)  

HO2
- + H2O

 + 2e-  3OH-   Eo =   0,88     vs   ESH     (29)  
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Ionul perhidroxil, HO2
-, este format prin disocierea peroxidului de hidrogen în mediu 

bazic:  

 

H2O2  H+ + HO2
-           (30) 

 

Inversarea sensului de desfăşurare a reacţiilor (24) şi (25) poate determina pierderi de 

produs sau o scădere a randamentului de curent. În plus, soluţiile de peroxid pot fi 

descompuse catalitic de urme ale ionilor metalici: 

 

2H2O2  2H2O + O2                                                                                                                   (31)  

 

Reacţia (31) se poate desfăşura omogen (în volumul  soluţiei) sau  heterogen (pe 

suprafaţa electrodului). Deşi  reacţia (29) este  favorizată termodinamic  faţă de reacţia (28), 

cinetic ea este suficient de lentă astfel încât pierderea catodică a peroxidului poate fi 

semnificativă. Calea după care are loc reducerea oxigenului depinde de mediul electrolitic, 

compoziţia lui şi electrodul folosit.  

A fost dezvoltată o nouă abordare pentru epurarea terţiară a apei, în special pentru 

dezinfecţie şi îndepărtarea compuşilor organici refractari, fără adaus de reactivi chimici  prin 

utilizarea H2O2 generate electrochimic in situ [25]. Anozii au fost din titan platinat (Ti/Pt) sau 

Ti/PbO2, iar catodul a fost din carbon felt sau grafit. Intensitatea curentului a variat de la 1 la 

4 A şi s-a obţinut H2O2 de concentraţie relativ ridicată cu o viteză specifică de obţinere de 

0,05×10−5 M/min/A. In plus, cu ajutorul spectroscopiei de absorbţie UV/Vis, s-a constatat că 

în timpul electrolizei este posibilă şi formarea simultană a altor specii reactive de oxigen, ∙OH 

şi  O3. Concentraţia speciilor reactive de oxigen a scăzut de la 0,45×10−5 M după 20 minute de 

electroliză la 2,87×10−5M după 100 minute de electroliză. Dezinfecţia şi îndepărtarea materiei 

organice au fost relativ mari în urma epurării terţiare a apelor uzate municipale şi menajere. 

Mai mult de 90% din compuşii organici au fost îndepărtaţi, iar 99% din bacteriile coliforme 

fecale au fost eliminate. In plus, procesul şi-a dovedit eficienţa şi în înlăturarea turbidităţii, 

aceasta fiind îndepărtată în proporţie de 90%. 

Materiale de catod cum sunt grafitul, cărbunele activ imobilizat pe suprafaţă de grafit 

şi nanotuburile de carbon imobilizate pe suprafaţă de grafit, au fost studiate pentru generarea 

electrochimică a H2O2 [26]. Cantitatea de H2O2 electrogenerată prin utilizarea nanotuburilor 

de carbon imobilizate pe suprafaţă de grafit şi alimentate cu aer a fost de aproape trei ori mai 

mare decât în cazul cărbunelui activ imobilizat pe suprafaţă de grafit şi de şapte ori mai mare 
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decât în cazul grafitului. Generarea H2O2 a fost  influenţată de densitatea de curent, electrolitul 

suport, concentraţie, debitul de aer şi pH. Rezultatele au arătat că pentru generarea H2O2 

condiţiile optime sunt: densitate de curent de 2,5 mA/cm2, debit de 2,5 L/min şi pH = 3.  

De asemenea şi alte materiale pe bază de carbon au fost investigate pentru generarea 

electrochimică a H2O2 precum şi posibilitatea utilizării H2O2 la degradarea poluanţilor 

organici: catozi cu difuzie de gaz cu strat de negru de fum-politetrafluoretilenă, strat de 

nanotuburi de carbon-politetrafluoretilenă şi strat de negru de fum-nanotuburi de carbon-

politetrafluoretilenă [27]. Ca şi anod s-a folosit Pt, iar debitul de oxigen a fost de 1 L/min. 

Catodul pe bază de negru de fum-nanotuburi de carbon-politetrafluoretilenă a fost cel mai 

eficient pentru generarea H2O2, dar cel pe bază de negru de fum-politetrafluoretilenă poate fi 

ales din punct de vedere economic. Cantitatea de H2O2 generată pe un catod fără strat de 

material pe bază de carbon, catod cu strat de nanotuburi de carbon-politetrafluoretilenă, negru 

de fum-politetrafluoretilenă şi respectiv negru de fum-nanotuburi de carbon-

politetrafluoretilenă a fost de 21,68, 100,9, 112,3 şi respectiv 123,5 μM pentru un timp de 

reacţie de 40 minute. Cantitatea de H2O2 a crescut odată cu creşterea intensităţii curentului şi 

concentraţia electrolitului. Având în vedere rezulatele obţinute precum şi considerentele 

economice, condiţiile optime pentru pH, intensitatea de curent şi concentraţia electrolitului  au 

fost 7, 150 mA şi respectiv 0,08 M. Datele obţinute au arătat că un catod cu difuzie de gaz şi 

stat de negru de fum-politetrafluoretilenă poate fi eficient pentru epurarea unei ape uzate cu 

conţinut de colorant Roşu Acid 18 (RA 18) ales ca şi model de poluant. Eficienţa de 

decolorare de 95,35% a fost realizată la o concentraţie iniţială a RA 18 de 10 mg/L şi un timp 

de reacţie de 70 minute 

 

 

1.1.3.1.3. Clorul şi hipocloritul 

 

Sinteza electrochimică a clorului are loc prin electroliza soluţiei de clorură de sodiu. 

Reacţiile de electrod sunt (ec. (32)) şi (ec. (33)) [18]: 

 

(anod)   2Cl-  Cl2 + 2e-         (32)  

 

(catod)  2H2O + 2e-  H2 + 2OH-        (33) 

 Electrolizoarele de mic tonaj care sunt tipice pentru cerinţele impuse de tratarea apelor 

uzate folosesc tehnologia celulelor cu membrană pentru obţinerea clorului. Spre deosebire de 
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celulele cu mercur sau diafragmă, tehnologia cu membrană este mai potrivită pentru 

producerea intermitentă a clorului.  

 Reacţiile în sinteza hipocloritului sunt fundamental aceleaşi ca cele pentru descărcarea 

clorului. O diferenţă majoră în proiectarea celulei este că nu se foloseşte separator deoarece 

clorul obţinut la anod este hidrolizat de hidroxidul obţinut la catod (ec. (34)) [18]: 

 

Cl2 + 2OH-  H2O +  ClO- + Cl-        (34) 

 

 Electrolizoarele de mic tonaj care sunt tipice pentru cerinţele impuse de epurarea 

apelor uzate folosesc tehnologia celulelor cu membrană pentru obţinerea clorului. Spre 

deosebire de celulele cu mercur sau diafragmă, tehnologia cu membrană este mai potrivită 

pentru producerea intermitentă a clorului.  

 Utilizarea clorului şi a hipocloritului la oxidarea substanţelor organice biorefractare 

este limitată de capacitatea lor de a forma compuşi cloruraţi. 

Două materiale cu aceeaşi compoziţie de anod, Ti/Pt–Ir (comercial şi preparat în 

laborator) şi Ti/PdO-Co3O4 (preparat în laborator) au fost investigate pentru proprietăţile lor 

electrocatalitice faţă de reacţia de descărcare a Cl2 [28]. Aceste materiale au fost utilizate   

într-un reactor electrochimic cu operare discontinuă pentru a trata compuşi azo derivaţi. Ca 

model de compus s-a ales colorantul reactiv Roşu Procion H-EXGL. Preliminar au fost 

efectuate experimente de VC. Reacţia investigată a fost (ec. (35)):  

 

2Cl- ↔ Cl2 + 2e-            (35) 

 

care este reacţia globală pentru descărcarea clorului.  

 Indiferent de materialul de electrod şi viteza de scanare (5–100 mV/s), 

voltamogramele ciclice înregistrate în electrolitul de bază NaClO4 0,1 M (pH=11) după 

adăugarea NaCl 0,1 M au prezentat un peak anodic la 1,40 V şi un peak catodic la 1,09  V.  

Acest sistem reacţie anod-catod poate fi atribuit oxidării  Cl- la Cl2 (ec. (34)). 

In mediu alcalin are loc reacţia omogenă de disproporţionare a Cl2 cu generarea ionilor 

de ClO- (ec. (36)) cuplată cu transferul heterogen de electroni (ec. (35)). Totodată are loc 

procesul de reducere a ClO- (ec. (37)):  

 

Cl2 + 2OH- ↔ ClO-  + Cl- + H2O          (36)   

ClO- + 2e- +  H2O ↔ Cl-  + 2HO-           (37) 
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Adăugarea colorantului în electrolitul de bază nu duce la modificări semnificative ale 

caracteristicilor voltamogramei pentru oxidarea Cl- la electrozii Ti/Pt–Ir. In schimb, se 

observă o uşoară descreştere atât a curentului anodic cât şi a celui catodic la electrodul    

Ti/Pd–Co. Această comportare poate fi pusă pe seama unei uşoare pasivări a suprafeţei 

electrodului datorită adsorbţiei. 

Informaţiile obţinute cu ajutorul VC au arătat că cele trei materiale de anod au avut o 

bună comportare faţă de descărcarea clorului, precum şi că în mediu bazic reacţia de pierdere 

a „clorului activ” prin reducerea hipocloritului sunt guvernate de difuzie. Cinetici mai lente au 

fost obţinute cu Ti/PdO-Co3O4 din cauza adsorbţiei colorantului, ceea ce duce la pasivarea lui 

parţială şi diminuarea descărcării clorului. Oxidarea electrochimică, mediată de cuplul Cl2/Cl-, 

a fost eficientă pentru distrugerea acestei molecule organice complexe, ducând la desfacerea 

legăturilor duble conjugate şi distrugerea legăturilor nesaturate. Reacţia a urmat un model 

cinetic de ordinul II, cu ordine parţiale pentru concentraţiile colorantului şi ale clorului egale 

cu unu. Analiza COT a relevat că mineralizarea nu a avut loc până când nu s-a produs 

decolorarea completă. CE de 3,12 kWh/m3 a dovedit că procesul a fost mai economic decât 

reacţia în fază omogenă cu hipoclorit. Reactorul a funcţionat cel mai bine când a fost echipat 

cu anozi de Ti/Pt–Ir pentru care nu s-a observat pasivarea. Aplicarea oxidării electrochimice 

mediate a permis reducerea costurilor de exploatare la circa 15% din costurile oxidării cu 

hipoclorit.  

A fost studiată posibilitatea îndepărtatării culorii dintr-un  efluent sintetic prin oxidare 

electrochimică indirectă pe anozi de Ti/IrO2 [29]. Obţinerea clorului activ din soluţie diluată 

de clorură a fost realizată prin generare electrochimică cu viteză mare (2,8 mg/min∙A) într-o 

celulă de electroliză cu recirculare. Viteza de producere a clorului activ a fost proporţională cu 

densitatea de curent, iar randamentul de curent a fost mic, variind între 0,11 şi 0,17. Au fost 

efectuate o serie de experimente cu un efluent sintetic conţinând colorantul Metil Violet Acid 

2B (MVA 2B) pentru a stabili care sunt performanţele oxidării electrochimice cu clor activ 

electrogenerat in situ. Electrolizele au fost efectuate la un pH în jurul valorii neutre (6-7) şi 

variind parametrii de operare aşa cum sunt densitatea de curent (3,8-30 mA/cm2), timpul de 

retenţie (10-60 minute), concentraţia iniţială a colorantului (25-150 mg/L) şi concentraţia 

electrolitului (1,7-17 mM Cl-). Procesul a fost condus în şarjă cu recirculare continuă. 

Procesul de degradare a MVA 2B a urmat o cinetică de ordinul I şi a fost influenţat de 

condiţiile de operare aşa cum sunt concentraţia clorurii şi a colorantului, densitatea de curent, 

debitul şi materialul de anod. Eficienţa procesului de oxidare electrochimică a fost direct 

proporţională cu concentraţia clorurii, densitatea de curent şi a variat invers proporţional cu 
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concentraţia iniţială a MVA 2B şi debitul. Performanţa cea mai bună pentru degradarea  

MVA 2B prin oxidare electrochimică pe Ti/IrO2 a fost obţinută la o densitate de curent de    

15 mA/cm2 în timpul a 40 minute de electroliză în prezenţa a 3,42 mM ioni de clorură. 

Oxidarea electrochimică a fost în mod special eficientă când concentraţia MVA 2B a fost 

mică, 25 mg/L. În aceste condiţii, mai mult de 99% din MVA 2B a fost îndepărtat (cu o 

constantă aparentă a vitezei de reacţie de 0,20 min-1), în timp ce îndepărtarea CCO şi COT a 

fost de 51% şi respectiv 75%. 

 Oxidarea electrochimică a unui levigat real de la un depozit de deşeuri municipale a 

fost investigată prin oxidarea anodică folosind o celulă echipată cu anod de PbO2 şi oţel 

inoxidabil ca şi catod [30]. A fost evaluată influenţa mai multor parametri de operare cum ar 

fi densitatea de curent (de la 0,5 până la 3 A), debitul de lichid (de la 50 la 420 L/h), 

temperatura (de la 25 la 50 ºC) şi pH-ul (de la 3,5 la 8,2) asupra îndepărtării CCO, 

randamentului de curent şi consumului de energie. Electrolizele au fost conduse în regim 

galvanostatic şi au dus la valori ale CCO situate sub limita admisă  (CCO < 160 mg/L); viteza 

de îndepărtare a CCO a crescut atunci când a crescut densitatea de curent şi pH-ul soluţiei. 

Influenţa debitului de recirculare a fost nesemnificativă ceea ce relevă că procesul nu a fost 

controlat de transportul de masă. Aceste rezultate indică îndepărtarea compuşilor organici în 

principal prin oxidare indirectă mediată de clorul activ electrogenerat prin oxidarea clorurilor, 

contibuţia procesului mediat de ·OH fiind mai mică. De asemenea, CE pentru a reduce 

încărcarea organică sub limita admisă a fost de 90 kWh/m3, iar pentru îndepărtarea completă 

220 kWh/m3.  

 A fost investigată generarea electrochimică a clorului activ pe anozi de Ti/Sn(1–x)IrxO2 

cu diferite rapoarte molare Sn:Sb în stratul electroctalitic (x = 0,01, 0,05, 0,10 şi 0,30)  [31]. 

Au fost obţinute până la 60 mg/L de clor activ pe un anod de Ti/Sn0,99Ir0,01O2 folosind o 

concentraţie scăzută de ioni de clorură (0,05 mol/L) şi o densitate de curent mică (5 mA/cm2). 

De asemenea, a fost studiată posibilitatea decolorării soluţiilor sintetice cu conţinut de Roşu 

Acid 29 (RA 29), un  colorant textil azoic, cu clor activ generat electrochimic in situ pe anozi 

de Ti/Sn(1–x)IrxO2. S-a sugerat că generarea clorului activ şi/sau a oxidanţilor puternici cum 

sunt radicalii hidroxil şi radicalii de clor (Cl·, ClO· şi Cl2
·) sunt responsabili pentru degradarea 

mai rapidă a colorantului. Au fost efectuate experimente şi în Na2SO4 în loc de NaCl pentru a 

confirma această ipoteză. Îndepărtarea culorii a avut loc lent, iar gradul de mineralizare în 

mediu de sulfat a fost redus, ceea ce sugerează că atunci când nu sunt generate speciile de clor 

activ are loc doar ruperea parţială a legăturilor chimice din molecula colorantului. 

Decolorarea 100% şi degradarea maximă (70% reducere COT) s-au obţinut în următoarele 
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condiţii: NaCl, pH 4, densitate de curent 25 mA/cm2 şi 4 ore de electroliză. Constantele de 

viteză calculate din eficiență decolorare versus timp au relevat o cinetică de ordinul zero până 

la concentraţii de 1,0 x 10–4 mol/L. 

 Procesele electrochimice şi fotochimice au fost aplicate la degradarea unui efluent 

textil real [32]. A fost demonstrat că utilizarea simultană a celor două procese, în conjuncţie 

cu generarea in situ a clorului liber şi fotoliza lui ulterioară, este o tehnică promiţătoare pentru 

îndepărtarea culorii şi diminuarea CCO din efluenţi. Experimentele s-au efectuat într-o celulă 

foto-electrochimică cu un singur compartiment echipată cu anozi de Ti/Ru0,3Ti0,7O2. Apa 

uzată a fost furnizată de o fabrică textilă şi a fost prelevată direct din rezervorul de amestecare 

a efluentului şi a conţinut coloranţi reactivi pentru vopsirea ţesăturilor de bumbac şi 

componenţi auxiliari.  Crucial, combinaţia proceselor electrochimice şi fotochimice a dus la 

cantităţi mai mici de produşi secundari cloruraţi şi nu s-a înregistrat creşterea globală a 

toxocităţii. În timpul epurării efluentului, s-au format cu până la 65% mai puţini produşi de 

degradare cloruraţi, iar randamentele pentru îndepărtarea culorii şi a CCO au fost mai mari. 

 

 

1.1.4. Utilizarea ADS pentru epurarea apelor uzate 

 

Datorită avantajelor pe care le prezintă, cum ar fi excelente proprietăţi mecanice, 

electrice şi electrocatalitice, ADS şi-au găsit aplicaţii în epurarea apelor uzate cu conţinut de 

poluanţi organici.  

Epurarea electrochimică a unei ape uzate de la tăbăcărie a fost investigată în regim 

galvanostatic folosind ADS având compoziţiile: Ti/Ir0,01Sn0,99O2, Ti/Ir0,10Sn0,90O2, 

Ti/Ru0,10Sn0,90O2, Ti/Ru0,30Ti0,70O2, Ti/Ir0,15Ru0,15Sn0,70O2 şi Ti/Ir0,30Ti0,30Sn0,40O2 [33]. A fost 

studiat efectul compoziţiei stratului electrocatalitic, a densităţii de curent  şi a conductivităţii, 

şi a fost calculat randamentul de curent în funcţie de timp pentru electrolizele efectuate. 

Valorile COT au scăzut în funcţie de timpul de electroliză, dar îndepărtarea maximă de 40,5% 

a fost obţinută după 5 ore de electroliză la 100mA/cm2. Deşi îndepărtarea COT nu a fost atât 

de eficientă, utilizarea oricărei compoziţii de anod a dus la descreşterea în măsură mare a 

conţinutului total de compuşi fenolici, a absorbanţei din domeniul UV/Vis şi a toxicităţii apei. 

Pentru electrolizele efectuate la 20 mA/cm2, cele mai bune rezulate au fost obţinute pe anozii 

Ti/Ru0,30Ti0,70O2 şi Ti/Ir0,15Ru0,15Sn0,70O2. Electrolizele efectuate cu anodul de 

Ti/Ru0,30Ti0,70O2 la 50 şi 100 mA/cm2 au dus la o mai bună îndepărtare a COT decât 

electrolizele efectuate la 20 mA/cm2. Cu toate acestea, Cr(III) a fost oxidat la Cr(VI) şi s-au 
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obţinut randamente de curent mai mici. Testele de toxicitate efectuate pe Daphnia similis au 

demonstrat că epurarea electrochimică a redus toxicitatea apei uzate.  Aceste rezultate arată că 

ADS pot fi utilizaţi pentru epurarea electrochimică a apelor de tăbăcărie dacă anodul şi 

densitatea de curent sunt alese în mod convenabil pentru a evita oxidarea Cr(III) la Cr(VI) şi 

formarea unor compuşi mai toxici. 

 A fost investigată oxidarea electrochimică a erbicidului glifosat pe ADS având 

compoziţia: Ti/(RuO2)0,70(Ta2O5)0,30, Ti/Ru0,30Ti0,70O2, Ti/Ru0,30Sn0,70O2, Ti/Ru0,30Pb0,70O2, 

and Ti/Ir0,30Sn0,70O2 [34]. Electrolizele au fost efectuate în condiţii galvanostatice,    

urmărindu-se efectul pH-ului, a concentraţiei glifosatului, a electrolitului suport şi a densităţii 

de curent. Influenţa compoziţiei stratului electrocatalitic asupra degradării glifosatului a fost 

semnificativă atunci când electrolitul suport a fost Na2SO4, iar clorura a fost absentă; 

Ti/Ir0,30Sn0,70O2 a fost cel mai bun material pentru oxidarea glifosatului, iar oxidarea lui a fost 

favorizată de valori mici ale pH-ului. Totuşi, rezultatele obţinute după 4 ore de electroliză 

indică valori mici ale randamentului de curent instantaneu, deoarece pentru cel mai bun anod 

(Ti/Ir0,30Sn0,70O2) la 50 mA/cm2 a avut loc îndepărtarea a doar 32% din glifosat şi 24% din 

COT. Această rată scăzută de oxidare este o consecinţă a competiţiei între reacţia de 

descărcare a oxigenului şi oxidarea compusului organic. Utilizarea clorurii a crescut 

capacitatea de oxidare, iar influenţa compoziţiei stratului electrocatalitic nu a fost observată. 

In mediu de clorură, aplicarea unei densităţi de curent de 50 mA/cm2 a dus la mineralizarea 

practic totală pentru oricare dintre anozii studiaţi. 

Prelucrarea industrială a alunelor caju generează o serie de deşeuri. Cardanolul este un 

compus fenolic foarte toxic şi biorefractar, şi este componentul major care rezultă din această 

activitate. Prin urmare au fost efectuate studii pentru evaluarea performanţelor ADS având 

compoziţia Ti/TiO2-RuO2 şi Ti/TiO2-RuO2-IrO2, în vederea tratării electrochimice adecvate a 

reziduurilor provenite din această industrie, folosind ca şi model cardanolul [35]. Oxidarea 

electrochimică a fost realizată cu succes pe aceste compoziţii de anod în ciuda stabilităţii şi a 

caracterului adsorbtiv al acestui compus fenolic. Rezultatele au arătat evident că pentru 

ambele compoziţii de anod, creşterea densităţii de curent duce la accentuarea îndepărtării 

COT în funcţie de timpul de electroliză. Îndepărtarea completă a COT a fost obţinută eficient 

pe Ti/TiO2-RuO2 (j ≥ 40mA/cm2 şi t ≥ 5 h) la 25 ºC, deşi pe Ti/TiO2-RuO2-IrO2 a demonstrat 

performanţe corespunzătoare scopului propus pentru această cercetare (j=60mA/cm2 şi t ≥4 

h). Independent de densitatea de curent aplicată, datele spectrofotometrice UV/Vis au 

prezentat similitudini între cineticile oxidării electrochimice a cardanolului pentru ambele 

compoziţii de anod. La 25 ºC, constanta de viteză a oxidării electrochimice Ti/TiO2-RuO2 a 
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variat de la 0,003 la 0,010 min-1, iar pe Ti/TiO2-RuO2-IrO2 de la 0,004 to 0,012 min-1. Totuşi, 

crescând temperatura de la 20 la 60 ºC, s-a observat o contribuţie semnificativă la 

îmbunătăţirea vitezelor de reacţie, mai ales pentru Ti/TiO2-RuO2-IrO2. Creşterea temperaturii 

este de asemenea legată de un cost mai ridicat pentru pentru completa electrodegradare a 

cardanolului şi a intermediarilor lui, dar atât pe Ti/TiO2-RuO2 cât şi pe Ti/TiO2-RuO2-IrO2 

acest deziderat a fost atins la temperatura camerei la un preţ convenabil. Analizele efectuate 

prin GC-SM au confirmat completa mineralizare a cardanolului şi a intermediarilor, în special 

la densităţi de curent mai mari.    

Au fost efectuate experimente pentru epurarea unei ape uzate industriale reale din 

industria de prelucrare a migdalelor prin oxidare electrochimică la scară de laborator şi pilot 

[36]. În prima etapă au fost efectuate experimente la scară de laborator. Apa uzată a fost      

pre-epurată prin electrocoagulare deoarece materiile în suspensie pot reprezenta o problemă 

pentru sistemul de oxidare electrochimică. Condiţiile experimentale de laborator pentru 

electrocoagulare au fost: pH initial 5,7 (nu a necesitat ajustare), densitate de curent 5 mA/m2, 

timp de epurare 15 minute, anod de aluminiu şi catod de fer. În procesul de oxidare 

electrochimică au fost testaţi la scară de laborator diferiţi anozi (Ti/Pt, şi anozi ADS (Ti/RuO2 

and Ti/IrO2)) avînd fiecare aria geometrică de 63 cm2 şi au fost stabilite condiţiile 

experimentale optime: pH, densitate de curent, temperatură şi concentraţia de clorură. Prin 

utilizarea Ti/RuO2 la  pH 9, densitate de curent de 50mA/cm2, concentraţie de clorură de 2000 

mg/L şi temperatura camerei, CCO a fost îndepărtat până la 75%. In etapa a doua, au avut loc 

testele la nivel de pilot. Pentru a reduce conţinutul de materii în suspensie a fost aplicat un 

poces de electrocoagulare într-o instalaţie pilot în aceleaşi condiţii ca şi în laborator. 

Concentraţia clorurii a fost adusă la 2000 mg/L prin adăugarea de NaCl pentru a reproduce 

condiţiile optime pentru oxidarea electrochimică. Proba rezultată a fost utilizată ca probă 

iniţială pentru oxidarea electrochimică. Materialul de anod a fost Ti/RuO2, iar aria geometrică 

a unui electrod a fost de 3300 cm2 Reactorul electrochimic a fost alimentat de la un generator 

fotovoltaic astfel realizându-se exploatarea sistemului prin folosirea energiei regenerabile. A 

fost obţinută o îndepărtare de 70% a CCO şi a fost redus sub limitele admise la evacuare de 

legislaslaţia în vigoare. 

Au fost efectuate cercetări pentru combinarea digestiei anaerobe cu oxidarea 

electrochimică în vederea valorificării energetice şi epurării apei uzate de la o moară de 

măsline [37]. Epurarea electrochimică a fost propusă ca şi treaptă finală pentru mineralizarea 

fracţiunii de apă uzată de la reactorul anaerob. Oxidarea electrochimică a apei uzate de la 

digestia anaerobă a fost efectuată pe ADS. Anodul de Ti/RuO2 a fost semnificativ mai eficient 
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decât cel de Ti/IrO2, în special pentru îndepărtarea CCO. Ti/IrO2 a promovat o oxidare 

selectivă a fenolilor şi îndepărtarea culorii. De exemplu, după aplicarea unei cantităţi de 

electricitate de 10,4 x 104 C/L, îndepărtarea CCO a fost de 14 şi 99%, îndepărtarea fenolilor 

de 91 şi 100%, iar îndepărtarea culorii de 85 şi 100% pentru Ti/IrO2 şi respectiv Ti/RuO2. 

Post-tratamentul electrochimic a fost efectuat fără a se folosi un electrolit suport şi în prezenţa 

solidelor care ramân de la procesul anaerob, ceea ce face acest proces mai simplu şi mai 

ieftin. Realizarea calităţii efluentului pentru evacuarea în sistemele de canalizare depinde de 

condiţiile de operare ale procesului anaerob. Prin urmare, trebuie acordată multă atenţie 

concentraţiilor de clorură şi azot care pot depăşi limitele admise la evacuare. Oxidarea 

electrochimică pe Ti/RuO2, este o treaptă secundară de epurare adecvată pentru evacuarea 

apei uzate de la moara de măsline, după recuperarea potenţialului ei energetic.   

Oxidarea electrochimică este o metodă eficientă de îndepărtare a poluanţilor organici 

din apa uzată cu salinitate ridicată, prin producerea clorului activ la anod sau a apei oxigenate 

la catod. Pentru a rezolva problemele existente cum ar fi eficienţa scazută, costul ridicat şi 

consumul mare de energie, s-a testat un sistem format dintr-un anod Ti/SnO2-Sb – catod cu 

difuzie de aer pentru îndepărtarea metiloranjului dintr-o soluţie de NaCl, iar în sistemul de 

control s-a folosit doar anodul Ti/SnO2-Sb [38]. Concentraţiile clorului activ, apei oxigenate, 

randamentul de îndepartare a metiloranjului, COT şi valoarea pH-ului au fost înregistrate la 

diferite densităţi de curent. Anodul Ti/SnO2-Sb şi catodul cu difuzie de aer  s-au dovedit a fi 

buni catalizatori pentru descărcarea clorului şi respectiv reducerea oxigenului. Deşi 

metiloranjul a fost aproape complet îndepărtat în ambele sisteme, în cazul folosirii sistemului 

cu anod Ti/SnO2-Sb – catod cu difuzie de aer s-a obţinut o rata mai ridicată de îndepărtare a 

COT, un timp mai scurt necesar pentru îndepărtare şi un consum mai scăzut de energie. 

Valoarea pH-ului a fost mai stabilă (6,0 – 6,4) în cazul sistemului cu anod Ti/SnO2-Sb – catod 

cu difuzie de aer decît în cazul unui sistem doar cu anod Ti/SnO2-Sb (6,0 – 9,4), sugerând o 

capacitate mai bună de dezîncrustare în cazul epurării apelor uzate cu salinitate ridicată şi cu 

ioni precum Ca2+ şi Mg2+. 

 Oxidarea la anod a poluanţilor organici dintr-o apă uzată produsă la prelucrarea 

petrolului a fost studiată folosind ADS [39]. Electrolizele au fost efectuate într-o celulă de 

electroliză cu un singur compartiment. Anodul utilizat a fost Ti/Ru0,23Ti0,66Sn0,11O2, iar 

catodul a fost fabricat din oţel inoxidabil. Procesul a fost condus în regim galvanostatic la 

densitatea de curent de 89 mA/cm2. Proba de apă uzată cu un volum de 5 dm3 a fost 

recirculată prin celula de electroliză cu ajutorul unei pompe centrifuge cu scopul de a 
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investiga influenţa debitului de recirculare asupra randamentului de îndepărtare a poluanţilor

organici. In urma analizelor GC s-a observat că performanţa procesului a fost influenţată de

debit. S-a observat faptul că degradarea poluanţilor organici la diferite debite: 0,25, 0,5, 0,8 şi

1,3 dm3/h a dus la obţinerea unor randamente diferite de îndepărtare de 98%, 97%, 95% şi

respectiv 84%. Completa îndepărtare a fost obţinută la debite mai mici,  ceea ce indică că

oxidarea pe  Ti/Ru0,23Ti0,66Sn0,11O2  nu este un proces controlat de transferul de masă, ceea ce

sugerează că oxidarea directă a hidrocarburilor pe acest anod este mecanismul principal.

1.2. Electrooxidarea substanţelor organice pe ADS

Materialul electrodului este un parametru foarte important în oxidarea electrochimică a

substanţelor organice deoarece mecanismul şi produşii reacţiilor anodice depind de acesta. În

literatură sunt descrise  două căi  pentru oxidarea  anodică a substanţelor  organice nedorite:

conversia electrochimică şi combustia electrochimică [40].

Conversia electrochimică are loc pe anozi care favorizează oxidarea parţială şi selectivă

a  poluanţilor.  Are  loc  doar  transformarea  poluanţilor  oraganici  biorefractari  în  substanţe

organice  biodegradabile,  astfel  încât  este  necesară  epurarea  biologică  după  oxidarea

electrochimică.

Combustia electrochimică are loc pe anozi care favorizează transformarea completă la

CO2 şi nu este necesară o epurare ulterioară.

Comninellis  [40] propune  o  schemă  generalizată  a  conversiei/combustiei

electrochimice a substanţelor organice pe ADS. In schema propusă conversia/combustia are

loc cu descărcarea simultană a oxigenului (Fig. 1.1). Prima etapă o reprezintă descărcarea apei

şi formarea radicalilor hidroxil adsorbiţi. Etapele următoare se desfăşoară în funcţie de natura

materialului de anod. Oxidarea selectivă are loc pe anozii  „activi” (anozi care participă la

oxidare) via formării oxidului superior (de exemplu anodul de IrO2). La anozii „non-activi”

(anozi care nu participă la oxidare) oxidarea completă a substanţelor organice la CO2 este

realizată datorită formării radicalilor hidroxil (de exemplu anozii de SnO2, PbO2).
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In practică, totuşi, cei mai mulţi anozi prezintă o comportare mixtă, deoarece 

amândouă căile de reacţie paralele participă la reacţiile de oxidare a substanţelor organice şi a 

descărcării oxigenului [41]. 

În schema non-selectivă, electrodul pentru combustia completă a poluanţilor necesită o 

tranziţie a oxidului mai lentă decât producerea hidroxilului. Anozii pentru combustia 

completă nu trebuie să aibă vacanţe de oxigen, dimpotrivă trebuie să aibă un nivel de oxidare 

ridicat sau exces de oxigen (condiţie valabilă şi în cazul dopării cu alte metale). Prezenţa 

vacanţelor de oxigen este preferabilă în cazul anozilor pentru procese selective. Din aceste 

motive oxidul de staniu (SnO2) prezintă o comportare neselectivă, iar platina şi titanul cu 

peliculă de IrO2 sunt electrozi selectivi [3].  

Fig. 1.1. Schema generalizată a conversiei/combustiei electrochimice a substanţelor organice 

cu descărcarea simultană a oxigenului [40] 

 

 

(1) descărcarea H2O cu formarea radicalilor hidroxil: 

 MOx + H2O  MOx(∙OH) + H+ + e- 

(2) formarea oxidului metalic superior: 

MOx(∙OH)  MOx+1 + H+ + e- 

(3) descărcarea oxigenului prin oxidarea electrochimică a radicalilor hidroxil:  

MOx(∙OH)  MOx + ½ O2 + H+ + e- 

(4) descărcarea oxigenului prin descompunerea chimică a oxidului metalic superior: 

MOx 1  MOx + ½ O2 

(5) oxidarea substanţei organice R, via radicalilor hidroxil: 

 MOx(∙OH) + R  MOx + CO2 + zH+ + ze- 

(6) oxidarea substanţei organice via oxidului metalic superior : 

MOx 1+ R  MOx + RO 
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O explicaţie pentru acest tip de fenomene catalitice este dată de Trasatti [42], care 

sugerează că reacţiile care au loc la un electrod activat cu un strat de oxizi (ADS) sunt 

rezultatul mecanismului de interacţiune chimică între oxigen şi poziţiile active de pe suprafaţa 

electrodului. Trasatti susţine existenţa unei relaţii între activitatea electrocatalitică şi 

stabilitatea oxidului superficial (MOx) în reacţia cu oxigenul şi tranziţia la oxidul superior 

(MOx+1). Aceasta sugerează existenţa unei scale unitare a reactivităţii oxizilor metalici în 

reacţiile de tranziţie la oxidul superior (Tabelul 1.3 şi Fig. 1.2). 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Se observă că oxizii aflaţi pe ramura ascendentă a curbei tip vulcan se împart net în 

două grupe, după cum supratensiunea reacţiei lor de oxidare este mai mică sau mai mare. 

 Oxizii cu o supratensiune mai scăzută prezintă o activitate de electrod mai ridicată. 

Aceasta se corelează cu faptul că, după hidroxilare, oxizii respectivi pot fi oxidaţi în 

continuare la MOx+1. Într-adevăr, acest proces este analog reacţiilor de oxidare organică, în 

care molecula organică [R], după adsorbţia pe poziţiile MOx, formează un complex MOx[R] şi 

apoi este oxidată de oxigenul excedentar din MOx+1[1]. 

Fig. 1.2. Curba tip vulcan a reactivităţii 

oxizilor metalici în tranziţia la oxizi superiori 

(•) soluţii acide , (○), (×)  soluţii alcaline  

[42]  

               

Oxid Tranziţie 
- H0

t (kJ/atom 

de oxigen) 

RuO2 Ru2O3  RuO2 79,5 

IrO2 Ir2O3  IrO2 83,7 

Fe2O3 Fe3O4 Fe2O3 238,5 

 FeO  Fe3O4 317,6 

Co3O4 Co3O4  Co2O3 90 

 CoO  Co3O4 160,7 

PtO2 Pt3O4  PtO2 67 

PbO2 Pb3O4  PbO2 48,1 

MnO2 Mn2O3  MnO2 71,1 

Ni2O3 NiO  Ni2O3 54,4 

 

Tabelul 1.3. Entalpia standard pentru 

tranziţia oxid inferior →oxid superior 

[42] 
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Capitolul 2 

Antiinflamatoare nesteroidiene 

 

 

Compuşii activi famaceutici sunt produşi pe scară largă, iar folosirea lor şi diversitatea 

lor creşte an de an [1]. În Uniunea Europeană în jur de 3 000 de diferite substanţe au fost 

utilizate în medicina umană şi de asemenea multe altele în medicina veterinară [2]. 

Compuşii activi farmaceutici sunt compuşi chimici organici cu structuri complexe, iar 

cei mai mulţi dintre ei sunt biorefractari şi prin urmare nu sunt complet îndepărtaţi în staţiile 

municipale de epurare a apelor uzate [3,4]. Efluenţii staţiilor de epurare a apelor uzate 

reprezintă una din principalele surse prin care substanţele farmaceutice ajung în mediul 

acvatic [5]. De asemenea, apele uzate de la spitale, fabricile producătoare de substanţe 

farmaceutice, fermele piscicole şi levigatul de la depozitele de deşeuri sunt căi importante ale 

poluării acvatice, ele fiind evacuate în staţiile de epurare a apelor uzate via sisteme de 

canalizare [6,7]. Cel mai adesea substanţele farmaceutice sunt biodegradate în mică măsură în 

staţiile de epurare a apelor uzate sau chiar trec neschimbate şi ca urmare, substanţele 

farmaceutice pătrund în apele de suprafaţă [4,8]. 

În prezent, datorită performanţelor înregistrate de chimia analitică, este posibilă 

detectarea compuşilor activi farmaceutici în mediu [9,10]. Concentraţia acestora în efluenţii 

staţiilor de epurare municipală şi în apele de suprafaţă este de ordinul ng/L – μg/L. 

In ultimii ani, prezenţa substanţelor farmaceutice în mediul acvatic a căpătat o atenţie 

sporită din partea comunităţii ştiinţifice. Prezenţa substanţelor farmaceutice în mediul avatic 

chiar şi în concentraţie foarte scăzută este de nedorit. Pătrunderea lor continuă în acest mediu 

constituie pe termen lung un risc potenţial pentru organismele acvatice [1,11,12].  

O categorie importantă de compuşi activi farmaceutici o constituie antiinflamatoarele 

nesteroidiene (AINS) administrate pentru ameliorarea durerilor. Printre reprezentanţii AINS 

menţionăm: diclofenac (DCF), naproxen (NPX) şi piroxicam (PXC).  

 

 

2.1. Diclofenac  

 

DCF este un AINS care aparţine poluanţilor biorefractari şi este utilizat pe scară foarte 

mare pentru atenuarea durerilor. Din păcate DCF are efecte dăunătoare asupra organismelor 

acvatice aşa cum au dovedit-o studiile referitoare la ecotoxicologia sa.  

Efectele DCF asupra midiei comune (Mytilus spp.) au arătat că DCF induce 

semnificativ peroxidarea lipidelor indicând posibilitatea vătămării ţesutului [13]. De 
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asemenea, testele de toxicitate standard care au folosit speciile marine Vibrio fischeri, 

Skeletonema costatum şi Tisbe battagliai au arătat diferenţe în sensibilitatea faţă de DCF în 

domeniul mg/L. Studiile au demonstrat că DCF este cel mai citotoxic pentru scoica zebră 

(Dreissena polymorpha), un intervertebrat acvatic, dintre cele patru substanţe farmaceutice 

utilizate pentru investigaţiile in vitro: atenolol, carbamazepine, diclofenac şi gemfibrozil [14]. 

Intr-o perioadă de observare mai mare s-a constatat că DCF şi IBP pătrunzând în 

concentraţii mici (ng/L) în ecosistemul unui râu, a dus la toleranţă în rândul comunităţilor cu 

diversitate mai mică şi a alterat profilul metabolic al organismelor microbiene [5]. 

Toxicitatea substanţelor farmaceutice detectate în mod obişnuit în mediul acvatic, 

acidul clofibric şi DCF, a fost investigată asupra crapului mare indian (Cirrhinus mrigala) 

prin expunerea la o concentraţie a substanţelor framaceutice de ordinul μg/L [15]. Rezultatele 

au sugerat că atât acidul clofibric cât şi DCF induc schimbări importante ale nivelelor de  

hormoni tiroidieni ale Cirrhinus mrigala. DCF induce stres oxidativ asupra crapului comun 

(Cyprinus carpio), cu incidenţa cea mai mare a vătămării oxidative în ficat şi branhii [16]. 

Efectele DCF au fost studiate asupra peştelui mascul Hoplias malabaricus după expunerea 

trofică. Rezultatele au sugerat că DCF a provocat stres oxidativ şi a redus concentraţia de 

testosteron ceea ce poate avea efecte dăunătoare asupra organismelor acvatice [17]. 

  Datorită efectelor dăunătoare ale DCF asupra organismelor acvatice şi a ineficienţei 

staţiilor de epurare a apelor uzate de a biodegrada DCF, este necesar să se 

îndepărteze/degradeze acest poluant din efluenţii care îl conţin. In literatura de specialitate 

sunt raportate aplicaţii ale diverselor procese pentru atingerea acestui scop: 

ultrafiltrare/osmoză inversă urmată de oxidarea electrochimică a concentratului de la osmoza 

inversă [18], adsorbţia pe materiale hibride [19,20] sau soluri calacaroase [21], procese de 

oxidare avansată [22,23], procese combinate bazate pe cavitaţia hidrodinamică-fotocataliza 

heterogenă sau degradarea biologică secvenţială-oxidare fotocatalitică solară [24,25]. 

 

 

2.2. Naproxen 

 
Prezenţa NPX a fost menţionată în apa de adâncime, apa de suprafaţă precum şi în apa 

uzată [26-31]. 

Concentraţia NPX în apa de suprafaţă şi în efluenţii staţiilor de epurare a apelor uzate  

variază între ng/L şi μg/L [31-34]. Chiar şi la această concentraţie prezenţa NPX în mediul 

acvatic trezeşte îngrijorări din cauza efectelor negative asupra organismelor acvatice. 
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Mai multe studii au raportat despre ecotoxicitatea NPX. Astfel, s-au efectuat teste 

standardizate cu alge (Pseudokirchneriella subcapitata), rotifere (Brachionus calyciflorus) şi 

microcrustacee (Thamnocephalus platyrus, Ceriodaphnia dubia) pentru a evalua toxicitatea 

acută şi cronică a NPX, NPX-Na şi a fotoproduşilor lor [35]. Rezultatele au arătat că 

fotoproduşii au fost mai toxici decât compusul de bază pentru organismele testate. 

Pe baza rezultatelor CE50 cronic obţinute pentru Hydra attenuata şi interpretând datele 

de  toxicitate folosind directiva EU 93/67/EEC, NPX a fost clasificat ca şi toxic având un 

CE50 care a variat între 1 to 10 mg/L [36]. Epurarea efluentului unei ape uzate reale 

îmbogăţită cu substanţe farmaceutice cu ferat (VI) [37] a dus la rezultate încurajatoare. 

Astfel, eficienţa de îndepărtare cea mai bună s-a obţinut pentru ciprofloxacin (63%) şi NPX 

(43%). In plus, evaluările preliminare ale toxicităţii efluentului au arătat că efluenţii primari 

au avut toxicitate faţă de peştele zebră, în schimb efluenţii epuraţi cu ferat(VI) nu avut efecte 

adverse. De asemenea, s-a raportat că sedimentele artficiale îmbogăţite cu 76,60 şi 399,28 

mg/kg NPX-Na, cantitate egală cu 1/10 din CL50 şi respectiv nivelul la care nu se observă 

nici efect advers (NOAEL), induc stres şi genotoxicitate asupra Hyalella azteca [38]. 

Pentru câţiva compuşi framaceutici dintr-o apă de spital au fost estimaţi HQ [30]. 

Nivelul de detectare pentru evaluarea riscului de mediu a arătat că NPX s-a găsit la 

concentraţia care duce la un HQ de 21,5 şi este anticipat un risc ridicat pentru organismele 

acvatice. 

Deoarece prin epurarea apelor uzate sau a celor de suprafaţă nu se realizează 

îndepărtarea/biodegradarea celor mai multe substanţe farmaceutice (implicit şi NPX), sunt 

necesare cercetări pentru a răspunde acestei provocări.   

Au fost efectuate experimente utilizând soluţii sintetice de ape uzate, efluenţi 

secundari ai staţiilor de epurare a apelor uzate, apă de râu, ape uzate sau apă de râu 

îmbogăţită cu substanţe farmaceutice [32, 37, 39, 40-42]. Concentraţia iniţială a NPX a fost 

de la sute de ng/L până la sute de µg/L, zeci şi sute de mg/L (până la 200 mg/L).  

Au fost raportate experimente pentru îndepărtarea NPX din ape prin diferite procese. 

 Adsorbţia s-a efectuat atât pe materiale ieftine pe bază de carbon [43, 44] cât şi 

materiale nou dezvoltate: nanoparticule de Fe3O4 superparamagnetic suportate pe                  

β-ciclodextrină aminată [45], polimeri pe bază de ciclodextrină [46] şi nanotuburi de carbon 

tratate cu UV, H2O2 sau UV/H2O2 [47].  

Epurarea biologică s-a bucurat de atenţie sporită ca proces pentru îndepărtarea NPX. 

[48-53]. Oxidarea heterogenă a NPX a fost efectuată folosind nanostructuri de α-MnO2 [54]. 
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Procesele de oxidare avansată au fost de asemenea eficiente în degradarea NPX. 

Astfel, fotodegradarea a fost efectuată prin fotoliză UV directă, oxidare UV/H2O2, şi 

fotocataliză în sistemele UV/hidroxizi dublu stratificaţi calcinaţi pe bază de Mg-Al şi 

UV/TiO2 [55-57]. TiO2 a fost utilizat în ozonizarea catalitică [58]. Sonocataliza a fost 

efectuată în sistemele US/nanotuburi de carbon cu un singur perete, US/Fenton/nanotuburi de 

TiO2 şi US/ nanoparticule de ZnO pe montmorilonită [59-61]. 

Procesele de oxidare electrochimică avansată şi-au dovedit eficienţa în degradarea 

NPX. Experimentele au fost efectuate folosind ca şi anozi Pt-FTO şi Pt/MWCNTs-FTO [62] 

şi anozi  de Pt, pe bază de IrO2 (ADS-O2), pe bază de RuO2 (ADS-Cl2) sau DDB în procesele 

electro-Fenton [63]. 

 A fost raportată ca proces de îndepărtare a NPX extracţia cu material adsorbant de tip 

polimer solid impregnat cu lichid ionic [64] precum şi procese combinate: electrooxidarea 

combinată cu fotocataliza [65], ultrafiltrarea combinată cu preepurarea cu cărbune activ [66] 

şi epurarea biologică cuplată cu cavitaţia hidrodinamică/H2O2 şi epurarea UV [67]. 

 

 

2.3. Piroxicam 

 

 PXC este un AINS cu utilizare pe scară largă în afecţiunile reumatice. Prezenţa PXC 

este semnalată în influenţii staţiilor de epurare municipale, precum şi în efluenţii acestora 

[68,69].  

 PXC poate avea efecte adverse asupra mediului şi implicit asupra sănătăţii umane, aşa 

cum o dovedesc studiile efectuate în acest sens. Astfel, au fost întreprinse studii despre 

efectul unor AINS, printre care şi PXC, asupra unor culturi de cianobacterii şi alge eucariote 

[70]. Concentraţia de lucru a AINS fost de 0,1 mg/mL. Conţinutul de clorofila-a a fost un 

parametru de creştere mult mai sensibil pentru culturile de laborator decât numărul individual 

în timpul celor zece zile de experimente. Prin urmare, efectul AINS asupra creşterii culturilor 

de laborator a fost evaluat pe baza conţinutului de clorofila-a. Astfel, inhibarea creşterii de 

către PXC raportată la culturile de control în a zecea zi de experimente fost de 13, 25 şi 

respectiv 73,5% asupra cianobacteriilor Synechococcus elongatus, Microcystis aeruginosa şi 

respectiv Cylindrospermopsis raciborskii, şi 44, 63 şi respectiv 58% asupra algelor eucariote  

Desmodesmus communis, Haematococcus pluvialis şi respectiv Cryptomonas ovata.  

  Apa uzată evacuată de la un spital a prezentat toxicitate acută pentru organismele 

vertebrate, aşa cum este Cyprinus carpio [34]. De asemenea, au fost efectuate teste de 
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toxicitate cu un amestec de 19 compuşi farmaceutici, inclusiv PXC, care s-au găsit în 

concentraţii semnificative în apa uzată. Concentraţia fiecărui compus farmaceutic în soluţia 

amestec a fost de 10 mg/L. Rezultatele testului de toxicitate acută au indicat pentru CL50 o 

valoare de 60,68 mg/L pentru soluţia amestec la peste 96 de ore în testul efectuat cu Cyprinus 

carpio (3,19 mg/L pentru fiecare compus farmaceutic). Pentru comparaţie au fost efectuate 

teste de toxicitate folosind doar un singur compus farmaceutic. Rezultatele au arătat că la 

concentraţia de 3,19 mg/L compuşii farmaceutici individuali nu au prezentat toxicitate, toţi 

peştii supravieţuind după 96 de ore. Cu toate acestea, jumătate din peşti au murit atunci când 

s-a preparat o soluţie amestec care a conţinut 3,19 mg/L din fiecare din cei 19 compuşi 

farmaceutici, ceea ce demonstrează efectul sinergic potenţial al amestecurilor de compuşi 

farmaceutici asupra organismelor acvatice. 

 Datele de literatură sunt destul de sărace în ceea ce priveşte îndepărtarea PXC din 

apele uzate. De semnalat îndepărtarea PXC din apă prin adsorbţie pe cărbune non-activ 

obţinut prin piroliza nămolului primar de la o fabrică de hârtie şi cărbune activ disponibil 

comercial [71]. Concentraţia PXC în soluţia iniţială a fost de 5 mg/L.  Pe cărbunele non-activ 

echilibrul a fost atins foarte repede, în mai puţin de 5 miunute de contact cu adsorbantul. 

Acest fapt denotă rolul cheie pe care îl joacă proprietăţile acestui adsorbant asupra procesului 

de adsorbţie, care este prin urmare mai puţin dependent de adsorbat. Datele experimentale au 

fost descrise printr-un model cinetic de pseudo-ordinul II. Pe de altă parte, adsorbţia pe 

cărbunele activ a atins echilibrul în 30 până la 120 minute, iar datele experimentale au fost 

descrise printr-un model cinetic de pseudo-ordinul I. Aanaliza calitativă a rezultatelor 

obţinute a arătat că mecanismul adsorbţiei pe cărbune non-activ este determinat în cea mai 

mare parte de chimia suprafeţei sale, în timp ce în cazul cărbunelui activ adsorbţia este în 

principal definită de suprafaţa sa mare. Utilizarea adsorbanţilor testaţi în experimentele de 

îndepărtare a PXC poate reprezenta o opţiune de epurare atât a apelor uzate menajere cât şi a 

efluenţilor industriali foarte poluaţi. 

 De asemena, au fost efectuate experimente de biodegradare a unor AINS printre care 

şi PXC cu nouă tulpini identificate de ciuperci endofitice și epifite adaptate produselor 

naturale asemănătoare produselor farmaceutice [72]. Aceste tulpini au fost izolate din 

frunzele uscate ale plantei medicinale Plantago lanceolata, iar tulpina cea mai activă pentru 

biodegradarea PXC a fost Aspergillus nidulans. PXC a fost unul dintre AINS cel mai 

rezistent la biodegradare. La concentraţia iniţială de 100 μg/mL PXC, după 28 de zile de 

incubare, concentrația reziduală de PXC în mediul lichid Czapek-Dox inoculat cu ciuperci 

asociate plantelor a fost de 68 μg/mL. Au fost identificaţi hidroxi şi dihidroxi metaboliţi ai 
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PXC. Această biotransformare are toate şansele de a modifica potenţialul de toxicitate și 

bioacumulare al acestor produse farmaceutice şi s-a constatat că etapele de biotransformare se 

aseamănă cu cele din faza I al metabolismului mamiferelor. Aceste rezultate au evidenţiat 

aplicabilitatea materialelor din plante medicinale uscate bogate în polifenoli ca excelente 

surse de ciuperci cu potenţial mare de biotransformare. 

 

 

2.4. Aplicarea proceselor electrochimice la îndepărtarea/degradarea AINS din apă  

 

Ca urmare a eliminării incomplete în staţiile de epurare municipale, AINS au fost 

detectaţi în apele de suprafaţă. Prezenţa AINS în mediu a trezit îngrijorări în anii din urmă 

deoarece aceşti compuşi pot avea efecte nedorite asupra organismelor acvatice chiar şi în 

concentraţii foarte mici, de ordinul ng sau µg/L. Prin urmare se caută soluţii pentru 

înlăturarea eficientă a AINS din efluenţii care îi conţin, iar procesele electrochimice datorită 

avantajelor pe care le au, asigură fie inducerea biodegradabilităţii fie mineralizarea AINS.  

 Astfel, degradarea acidului salicilic a fost realizată prin oxidare electrochimică pe 

anod de DDB [73] în regim galvanostatic. Suprafaţa anodului a fost de 3 cm2, iar catodul a 

fost din oţel inoxidabil. Densităţile de curent aplicate au fost de 330, 1000 şi 1500 A/m2.    

pH-ul initial a fost de 3, 7 şi 10. Concentraţia acidului salicilic a variat de la 50 la 200 mg/L, 

electrolitul suport a fost Na2SO4 0,05 M, iar soluţiile de lucru au avut un volum de 100 ml şi 

au fost supuse agitării magnetice. Rezultatele au relevat că degradarea acidului salicilic a fost 

mai eficientă în mediu acid, CCO diminuându-se cu 90% la pH=3.  Atunci când cantitatea de 

electricitate a fost mai mică decât 0,5 Ah/L, CCO a scăzut liniar, iar descreşterea a avut loc 

cu atât mai repede cu cât densitatea de curent a fost mai mare. Când cantitatea de electricitate 

a fost mai mare decât 0,5 Ah/L, diminuarea CCO are valori mult mai mici odată cu creşterea 

densităţii de curent. In timpul oxidării electrochimice a acidului salicilic au fost detectaţi 

intermediarii aromatici catecol, acid 2,5-dihidroxibenzoic, acid 2,3-dihidroxibenzoic şi 

hidrochinonă, iar ca produşi finali de degradare acizii carboxilici fumaric, maleic, oxalic şi 

formic. Pentru concentraţia iniţială de 100 mg/L acid salicilic, pH=3 şi 330 A/m2 

mineralizarea totala s-a obţinut după trecerea a 4 Ah/L ceea ce a demonstrat că radicalii 

hidroxil electrogeneraţi au mineralizat eficient intermediarii aromatici hidroxilaţi şi acizii 

carboxilici. 

 Degradarea ketoprofenului s-a efectuat pe DDB, iar pentru optimizarea procesului 

acesta a fost modelat aplicând procedura proiectării experimentelor (PPE) [74]. 
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Experimentele au fost efectuate in regim galvanostatic folosind un modul electrochimic 

operat în mod continuu care a inclus o celulă cu un singur compartiment, doi electrozi DDB 

şi o sursă de curent continuu. Suprafaţa unui electrod a fost de 12,5 cm2, electrolitul suport a 

fost Na2SO4. Concentraţia iniţială a ketoprofenului în toate experimentele a fost de 1,96×10−4 

mol/L. Instalaţia experimentală a asigurat variaţia debitului între 0 şi 10 cm3/min, iar 

densitatea curentului între 0 şi 3200 A/m2. PPE a fost realizată cu scopul de a optimiza 

procesul şi a studia interacţiunea dintre următoarele variabile folosind metodologia suprafeţei 

de răspuns (MSR). Variabilele studiate au fost: pH (în domeniul 3-11), curent (în domeniul 

0–3200 A/m2), concentraţia electrolitului suport (în domeniul 0,05-0,50 mol/L) şi debitul 

electrolitului (în domeniul 1,42 şi 8,34 cm3/min). Cea mai mare influenţa dintre variabilele 

studiate a avut-o curentul, a doua a fost concentraţia sării, iar a treia a fost debitul. A patra 

variabilă, pH-ul nu a avut o influenţă semnificativă. Condiţiile pentru degradarea optimă a 

ketoprofenului de 100% au fost: pH 3,99, debit 1,42cm3/min, densitate de curent 2350 A/m2 

şi concentraţia Na2SO4 0,5 mol/L. A fost realizat un experiment în condiţiile optime 

determinate pentru a afla gradul de îndepărtare a ketoprofenului şi diminuarea CCO. 

Rezultatele au fost de 100% pentru degradarea ketoprofenului şi 38% pentru scăderea CCO. 

 Degradarea IBP a fost efectuată pe trei compoziţii de anod ADS:                      

Ti/SnO2-Sb/Ce-PbO2, Ti/Ce-PbO2 şi Ti/SnO2-Sb [75]. Experimentele s-au efectuat într-o 

celulă de electroliză cu un singur compartiment. Catozii au fost confecţionaţi din Ti. Pentru 

investigarea influenţei parametrilor de operare asupra eficienţei de degradare au fost utilizate 

soluţii având concentraţia iniţială de 20 mg/L. Au fost utilizate volume ale soluţiilor de 30 

mL pentru operarea celulei de electroliză la diferite densităţi de curent (2-40 A/m2) şi valori 

ale pH-ului initial (4-12) în prezenţa Na2SO4 10 mM ca şi electrolit suport. Pentru 

investigarea influenţei distanţei între electrozi asupra procesului de degradare au fost utilizate 

volume ale soluţiilor de lucru de 30-100 mL. Rezultatele cele mai bune pentru mineralizarea 

IBP au fost obţinute pe Ti/SnO2-Sb/Ce-PbO2. Pentru o soluţie cu concentraţia iniţială de       

20 mg/L şi timp de electroliză de 60 minute, îndepărtarea COT a fost de 93,2% în condiţiile 

optime de electroliză: densitate de curent de 100 A/m2, Na2SO4 10 mM, distanţa între 

electrozi de 5 mm şi pH 5,2. Au fost identificaţi şase intermedari aromatici ca produşi ai 

degradării IBP: acid 2-(4-izobutilfenil)-2-hidroxipropanoic, 1-(4-(1-hidroxietil)fenil)-2-

metilpropan-1-onă, 4-izobutilacetofenonă, 4-(1-hidroxietil) benzaldehidă, acid 2-(4-

metilfenil) propanoic şi 4-acetiltoluen. 
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CAPITOLUL 3 

MOTIVAŢIA, SCOPUL ŞI PRINCIPALELE OBIECTIVE ALE TEZEI 

 

 

Tema de cercetare se înscrie în preocupările actuale existente pe plan european legate 

de asigurarea şi dezvoltarea unor metode de tratare a efluenţilor cu conţinut de poluanţi 

organici biorefractari astfel încât să se asigure transformarea acestora în compuşi care să nu 

pună în pericol habitatul natural. 

Conştientizarea problemelor de mediu a stimulat dezvoltarea de noi procese pentru 

înlăturarea poluanţilor. Metodele electrochimice sunt instrumente importante pentru epurarea 

apelor uzate şi sunt luate în studiu pentru acele cazuri în care metodele tradiţionale nu permit 

atingerea valorilor concentraţiile limită impuse de lege sau când par mai convenabile din 

punct de vedere economic.  

Avantajele principale ale metodelor electrochimice sunt: versatilitatea, posibilitatea de 

automatizare, aplicabilitatea la diferiţi poluanţi, nu necesită temperaturi şi presiuni ridicate. 

De asemenea, metodele electrochimice sunt compatibile cu mediul, principalul reactiv folosit 

fiind electronul care este un reactiv curat.   

Tema de cercetare abordează îndepărtarea/degradarea poluanţilor organici 

biorefractari din ape uzate prin electrodegradare pe anozi cu dimensiuni stabile (ADS). ADS 

sunt materiale de electrod care conţin un strat de oxizi metalici conductivi cu proprietăţi 

electrocatalitice depus pe suport de titan. Introducerea reacţiei catalitice în tehnologia 

electrochimică, cunoscută şi ca tehnologie electrocatalitică, nu numai că determină o creştere 

notabilă a eficienţei, dar măreşte disponibilitatea pentru îndepărtarea/degradarea poluanţilor 

organici biorefractari. 

Prin urmare, electrodegradarea poate induce biodegradabilitatea poluanţilor organici 

biorefractari sau asigură îndepărtarea acestora prin mineralizare şi de aceea, poate fi integrată 

ca treaptă de epurare înainte sau după etapa biologică ca și treaptă de epurare avansată în 

schemele convenţionale de epurare a apelor uzate. 

Concepuţi iniţial pentru industria clor-alcalină, ADS sunt din ce în ce mai mult studiaţi 

ca material de electrod pentru oxidarea electrochimică a substanţelor organice. 

 ADS sunt materiale de electrod care conţin oxizi metalici conductivi şi care prezintă 

următoarele avantaje: 

1. o arie a suprafeţei mare (rugozitate) care poate fi modificată cu uşurinţă, dacă acest 

lucru este cerut 

2. excelente proprietăţi mecanice, electrice şi electrocatalitice 

3. catalizatorul este imobilizat 
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4. proprietăţile  catalitice  pot  fi  modificate  prin  introducerea  unui  oxid  ajustant

(amestecuri de oxizi binari şi ternari)

5. reacţiile de descărcare a clorului şi a oxigenului pot fi  cercetate pentru a introduce

modificări structurale în substraturile organice

6. stabilitate ridicată 

7. ADS sunt materiale compatibile cu mediul înconjurător

Printre  poluanţii  biorefractari se numără  şi  antiinflamatoarele  nesteroidiene  (AINS).

Aceşti  compuşi  farmaceutici chiar  şi  în  concentraţii  de  ordinul  ng-μg/L au  efecte  adverse

asupra organismelor  acvatice.  Antiinflamatoarele  luate  studiu  în  cadrul  temei  de  cercetare

sunt: diclofenac (DCF), naproxen (NPX) şi piroxicam (PXC).

Principalul scop al temei de cercetare îl constituie aplicarea metodelor electrochimice

în  protecţia  mediului.  Obiectivele  propuse  sunt:  (i)  aplicarea  electrooxidării  pe  ADS  la

epurarea efluenţilor ce conţin poluanţi organici  biorefractari şi (ii) obţinerea de date pentru

elaborarea de modele experimentale care asigură efluenţi compatibili cu mediul înconjurător.

 Atingerea acestor obiective implică parcurgerea următoarelor etape:

- obţinerea  ADS cu diferite  compoziţii  specifice,  în care  pelicula  electrocatalitică

este formată din oxizi ai metalelor nobile (Ru) şi nenobile (Sn, Sb)

- caracterizarea  peliculelor  electrocatalitice  din  punct  de  vedere  morfologic  şi

structural  prin  microscopie  electronică  de  scanare  (MES),  difracţie  de  raze  X

(DRX)  şi  din  punct  de  vedere  al  proprietăţilor  electrochimice  prin  voltametrie

ciclică (VC)

- testarea  compoziţiilor  de  ADS pentru  îndepărtarea/degradarea  compuşilor  activi

farmaceutici din clasa AINS, care sunt consideraţi compuşi organici biorefractari şi

stabilirea parametrilor optimi de operare  

- caracterizarea efluenţilor rezultaţi prin spectrometrie de absorbţie în ultraviolet şi

vizibil  (UV/Vis), determinare de carbon organic total  (COT), consum chimic de

oxigen (CCO), consum biochimic de oxigen (COB5)

- determinarea calitativă a produşilor de degradare prin gaz-cromatografie cuplată cu

spectrometria  de  masă  (GC-SM)  şi  determinarea  concentraţiilor  reziduale  de

antiinflamatoare  prin  cromatografie  de  lichide  de  înaltă  performanţă  (CLIP)  cu

detecţie UV, care prin coroborare cu metodele utilizate la caracterizarea efluenţilor

rezultaţi  permit  elucidarea  unor  aspecte  privind  mecanismul  procesului  de

electrodegradare.

57
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Capitolul 4 

Materiale şi metode 

 

 
4.1. Prepararea materialelor de electrod 

 
În cadrul lucrărilor experimentale au fost preparaţi ADS care au avut în pelicula 

electrocatalitică metale nobile (Ru) sau nenobile (Sn, Sb): 

 

1. Ti/RuO2-TiO2   Raport molar  Ru:Ti  în soluţia precursoare 30:70 

2. Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 Raport molar  Sn:Sb:Ru în soluţia precursoare 94:3:3 

 

ADS au fost preparaţi uitilizând plăci de titan ca şi suport. Suportul a fost curăţat în 

prealabil prin sablare, după care a fost tratat cu o soluţie HCl 15%, la fierbere, timp de 20 

minute. Apoi, suportul de titan a fost spălat cu H2O, cu H2O distilată, alcool etilic absolut 

(Chimopar Bucuresti). S-a uscat în atmosferă şi apoi s-au aplicat soluţiile precursorilor prin 

pensulare. 

Soluţia precursorilor pentru stratul electrocatalitic RuO2-TiO2 a fost obţinută prin 

dizolvarea RuCl3
.nH2O (Fluka) şi TiCl4 (Carlo Erba) într-o soluţie de acid clorhidric (37%) şi 

izopropanol (Chimopar Bucureşti).     

   Soluţia precursorilor pentru stratul electrocatalitic care conţine SnO2 şi Sb2O5 a fost 

obţinut prin dizolvarea SnCl4.5H2O (Aldrich) şi SbCl3 (Aldrich), şi RuCl3
.nH2O (Fluka) într-o 

soluţie de acid clorhidric (37%) şi izopropanol (Chimopar Bucureşti).         

Materialul anodic a fost ulterior uscat în etuvă la 110°C. Apoi, s-a făcut o 

descompunere termică a sărurilor din soluţiile precursorilor la 450-480 °C (strat 

electrocatalitic RuO2-TiO2), respectiv 550 °C (strat electrocatalitic care conţine SnO2  şi 

Sb2O5) timp de 10 minute. Ciclul de pensulare-uscare-descompunere termică se repetă de 12-

15 ori. Final se face un tratament termic de 1 oră pentru stabilizarea peliculei.  

Stratul intermediar de RuO2 a fost obţinut prin descompunerea termică a sării  dintr-o 

soluţie precursoare obţinută prin dizolvarea RuCl3.nH2O (Fluka) într-o soluţie de acid 

clorhidric (37%) şi izopropanol (Chimopar Bucureşti). Descompunerea termică a avut loc la 

450 °C. 
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4.2. Caracterizarea morfologică  a materialelor de electrod prin microscopie electronică 

de scanare (MES) 

 

Informaţii calitative despre morfologia suprafeţei ADS s-au obţinut cu ajutorul MES. 

Imaginile MES ale ADS au fost obţinute cu ajutorul unui microscop electronic de baleiaj 

Inspect S (PANanalytical Spectris Australia Pty Ltd., Sydney, New South Wales, Australia).  

 

4.3. Caracterizarea materialelor de electrod prin difracţie de raze X (DRX) 

 

 Informaţii calitative despre structura stratului electrocatalitic au fost obţinute prin 

DRX. Spectrele DRX au fost înregistrate cu difractometrul de raze X Bruker D8 Advance.  

 

4.4. Caracterizarea materialelor de electrod din punct de vedere al proprietăţilor 

electrochimice prin voltametrie ciclică (VC) 

 

Răspunsul voltametric al ADS a furnizat informaţii importante privind comportarea lor 

electrochimică în procesul de oxidare a poluanţilor biorefractari studiaţi, compuşii activi 

farmaceutici: DCF, NPX şi PXC. 

Pentru măsurătorile potenţiostatice şi stocarea datelor s-a folosit un 

potenţiostat/galvanostat EcoChemie Autolab-PGSTAT 302 (Eco Chemie, Olanda) controlat 

de soft-ul GPES (General Purpose Electrochemical System) versiunea 4.9 şi o celulă 

Methrom cu trei electrozi. Condiţiile de lucru au fost următoarele: electrolit suport Na2SO4 

0,1 M (Sigma-Aldrich); viteza de scanare 0,05 V/s. Ca şi contraelectrod s-a folosit un electrod 

de platină cu suprafaţa de 1 cm2, iar ca electrozi de lucru ADS cu suprafeţe mai mici sau egale 

cu 1 cm2. Electrodul de referinţă a fost electrodul saturat de calomel (ESC). 

Compuşii farmaceutici activi supuşi îndepărtării/degradării pe ADS au fost:  

1. diclofenac, sarea de sodiu a acidului {2-[(2,6-Diclorfenil)amino]fenil}acetic, furnizată de 

Amoli Organics Ltd., numită în continuare DCF  

2. naproxen, acid (2S)-2-(6-Metoxi-2-naftil)propanoic,  furnizat de o companie producătoare 

de medicamente, numit în continuare NPX 

3. piroxicam, 4-Hidroxi-2-metil-N-(2-piridinil)-2H-1,2-benzotiazina-3-carboxamida            

1,1-dioxid, furnizat de Nantong Jinghua Pharmaceutical Co. Ltd., numit în continuare PXC 
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4.5. Degradarea electrochimică pe ADS 

 

Degradarea electrochimică prin oxidare anodică a compuşilor studiaţi pe ADS având 

următoarele compoziţii de anod: 

1. Ti/RuO2- TiO2        Raport molar  Ru:Ti  în soluţia precursoare 30:70 

2. Ti/RuO2/SnO2
 – Sb2O5-RuO2   Raport molar  Sn:Sb:Ru în soluţia precursoare 94:3:3 

 

s-a realizat într-o celulă de electroliză din plexiglas. S-au folosit câte doi electrozi din fiecare 

compoziţie de anod şi trei catozi din oţel inoxidabil, distanţa anod - catod fiind de 1 cm. 

Suprafaţa anodică utilă a fost de 38 cm2. S-a lucrat la următoarele densităţi de curent : 100, 

200 şi 300 A/m2,  la un timp de electroliză de 30, 60, 120 şi 180 min.  

Experimentele s-au efectuat cu soluţii ale compuşilor studiaţi având concentraţiile de 

10, 50, 100 şi 200 mg/L, iar ca electrolit suport s-a folosit Na2SO4 0,1 M (Sigma-Aldrich). 

Volumele soluţiilor de lucru au fost de 75 ml. Soluţiile de lucru s-au preparat din soluţii stoc 

de 1 mg/L pentru fiecare compus, prin diluarea corespunzătoare şi ajustarea pH-ului cu NaOH 

sau H2SO4 (ambele Sigma-Aldrich). pH-ul de lucru a fost după cum urmează: 5,8 pentru 

DCF, 7,5 pentru NPX şi 7 pentru PXC. 

De menţionat că pentru fiecare compus s-a ales un set de valori pentru parametrii de  

lucru: concentraţie, densitate de curent şi timp. 

 

4.6. Degradarea electrochimică pe DDB 

 

Degradarea electrochimică prin oxidare anodică a DCF pe DDB s-a realizat într-o 

celulă de plexiglas. S-a folosit un anod de DDB furnizat de firma Magneto şi doi catozi de 

inox, distanţa anod-catod fiind de 1 cm. Suprafaţa anodică utilă a fost de 125 cm2. S-a lucrat 

la densităţi de curent de 10, 50 şi 75 A/m2.   

Experimentele s-au efectuat cu soluţii de DCF având concentraţiile de 50, 100 şi 200  

mg/L, iar ca electrolit suport s-a folosit Na2SO4 0,1 M. Volumul soluţiilor de lucru a fost de 

200 ml, iar pH-ul a avut valoarea de 5,5.  

 

4.7. Evaluarea electrodegradării DCF pe ADS cu ajutorul voltametriei ciclice (VC) 

 

Experimentele de VC au fost efectuate utilizând un potenţiostat/galvanostat 

EcoChemie Autolab-PGSTAT 302 controlat de soft-ul GPES 4.9 şi o celula Methrom cu trei 

electrozi. Ca şi electrod de referinţă s-a folosit ESC, iar ca şi contraelectrod un electrod de 
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platină cu suprafaţa de 1 cm2. Electrodul de lucru a fost un electrod DDB cu o arie a 

suprafeţei active de 0,071 cm2 şi a fost furnizat de Windsor Scientific Ltd.   

Inainte de efectuarea masurătorilor electrochimice, electrodul de lucru, DDB, a fost 

curaţat cu atenţie, degresat şi tratat prin lustruire cu pulbere de oxid de aluminiu (0,1 mm), şi 

în final spălat cu apă distilată. Interfaţa electrodului de lucru cu mediul apos a fost stabilizată 

prin scanări repetate în soluţia electrolitului suport Na2SO4 0,1 M în domeniul de potential  -

0,5 V şi +1,5 V vs. SCE. Voltamogramele ciclice au fost înregistrate la o viteză de scanare de 

50 mV/s şi la temperatura camerei.    

Experimentele de VC au fost efectuate în soluţiile iniţiale de DCF (50, 100 şi 200 

mg/L DCF în Na2SO4 0,1 M), şi în soluţii electrolizate. Soluţiile electrolizate au rezultat din 

experimentele de degradare a DCF prin oxidare electrochimică pe cele două compozitii de 

anod: 

     1. Ti/RuO2- TiO2                Raport molar  Ru:Ti  in soluţia precursoare 30:70 

     2. Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2       Raport molar  Sn:Sb:Ru in soluţia precursoare 94:3:3 

 

4.8. Îmbunătăţirea biodegradabilităţii efluenţilor farmaceutici 

 

4.8.1. Cracteristicile efluentului simulat cu conţinut de DCF (EF-DCF)  

 

 EF-DCF utilizat în experimente a avut caracteristicile: pH - 5,8, DCF – 50 mg/L, 

lactoză – 500 mg/L, CCO – 583 mg O2/L, CBO5 - 29,0 mgO2/L, raportul CBO5/CCO (R) - 

0,05, Na2SO4 - 14,2 g/L. Lactoza a fost aleasă ca şi component al EF-DCF deoarece este un 

excipient pentru formulările farmaceutice ale medicamentelor cu conţinut de DCF. 

 Condiţiile de lucru au fost alese ţinând cont de faptul că rezultatele cele mai bune 

pentru îndepărtarea/degradarea DCF pe ADS au fost obţinute pe Ti/RuO2-TiO2 la 300 A/m2 şi 

120 min de electroliză. 

 

4.8.2. Metoda electrochimică 

 

Metoda electrochimică aplicată a fost oxidarea electrochimică pe ADS având 

compoziţia de anod Ti/RuO2-TiO2 (raport molar  Ru:Ti  în soluţia precursoare 30:70). S-a 

folosit o celulă din plexiglass, doi anozi Ti/RuO2-TiO2 şi trei catozi din oţel inoxidabil cu o 

distanţă anod-catod de 1 cm.  Suprafaţa anodică utilă a fost de 36 cm2, iar volumul soluţiilor 

de lucru a fost de 100 ml. Experimentele s-au efectuat la o densitate de curent de 300 A/m2, 

un timp de electroliză de 120 min, iar soluţiile de lucru au fost agitate magnetic. 
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4.8.3. Metoda foto-electrochimică  

 

Metoda foto-electrochimică a fost efectuată pe Ti/RuO2-TiO2 (raport molar Ru:Ti în 

soluţia precursoare 30:70) la o densitate de curent de 300 A/m2, timp de electroliză de 120 

min şi aplicând agitarea şi iradierea soluţiilor de lucru cu volume de 100 ml. Sursa de radiaţie 

UV a fost o lampă UVP cu următoarele caracteristici: 254 nm UV, 8-Watt, 230 V~50Hz şi  

0,32 Amps. 

 

4.8.4. Metoda combinată electrochimic – fotocatalitic 

 

Pentru degradarea fotocatalitică a EF-DCF au fost utilizaţi doi fotocatalizatori pe bază 

de material zeolitic funcţionalizat cu TiO2 respectiv TiO2 dopat furnizaţi de un institut de 

cercetări, obţinerea lor nefăcând obiectul prezentei teze [1]. Utilizarea lor în experimentele de 

îndepărtare/degradare a DCF a fost făcută cu scopul de a compara electrodegradarea DCF pe 

ADS cu alte metode.    

 Fotocatalizatorii utilizaţi au fost: 

1. Z-TiO2-Ag raport masic zeolit : TiO2 dopat cu Ag în amestecul de sinteză     - 50:1 

2. Z2-TiO2  raport masic zeolit : TiO2 în amestecul de sinteză               - 15:1 

Concentraţia fotocatalizatorului în soluţiile de lucru a fost de 1 g/L şi a fost menţinut 

în suspensie cu ajutorul unui agitator magnetic. Soluţiile de lucru au avut volumul de 200 mL. 

Caracteristicile sursei de radiaţie UV a fost prezentată mai sus. După o iradiere de 60 min, 

soluţia rezultată în urma tratării fotocatalitice a fost centrifugată la 5000 rot/min timp de 20 

min. Un volum de 100 ml a fost supus electrodegradării pe Ti/RuO2- TiO2 într-o celulă din 

plexiglas echipată cu un agitator magnetic. Suprafaţa anodică utilă a fost de 36 cm2. S-a lucrat 

la densitatea de curent de 300 A/m2 şi 120 min de electroliză. 

 

4.9. Aplicaţii ale electrodegradării pe ADS pentru ape reale cu conţinut de 

antiinflamatoare nesteroidiene (AINS) 

 Electrodegradarea pe ADS s-a aplicat pe efluentul unei staţii de epurare municipale 

îmbogăţit cu DCF şi respectiv cu un amestec de AINS: diclofenac (DCF), ibuprofen (IBP) şi 

naproxen (NPX).   

 Experimentele de electrodegradare s-au realizat cu ADS având compoziţia de anod: 

1. Ti/RuO2- TiO2   Raport molar  Ru:Ti  în soluţia precursoare 30:70 

2. Ti/RuO2/SnO2
 – Sb2O5-RuO2 Raport molar  Sn:Sb:Ru în soluţia precursoare 94:3:3 
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 S-a utilizat o celulă de electroliză din plexiglas. S-au folosit câte doi electrozi din 

fiecare compoziţie de anod şi trei catozi din oţel inoxidabil, distanţa anod - catod fiind de 1 

cm. Suprafaţa anodică utilă a fost de 38 cm2, iar volumul soluţiilor de lucru a fost de 75 ml. 

 În cazul electrodegradării DCF s-a lucrat la densitatea de curent de 300 A/m2 şi un 

timp de electroliză de 120 min. În cazul electrodegradării amestecului de AINS s-a lucrat la 

urmatoarele densităţi de curent: 50, 100, 200 si 300 A/m2,  la un timp de electroliză de 120 şi 

180 min. 

 Electrodegradarea pe ADS a DCF din efluentul unei staţii de epurare municipale a 

implicat efectuarea de experimente atât cu soluţii sintetice cu conţinut DCF cât şi cu efluentul 

unei staţii de epurare municipale îmbogăţit cu DCF (EF-DCF). Experimentele în care s-a 

aplicat electrodegradarea DCF în soluţii sintetice au fost efectuate utilizând soluţii de DCF 

având concentraţia de 1 mg/L, la valori ale pH-ului de 5,8 şi respectiv 11, iar ca electrolit 

suport s-a folosit Na2SO4 0,1 M. EF-DCF utilizat în experimentele de electrodegradare a avut 

următoarele caracteristci: pH 11, DCF 1 mg/L şi Na2SO4 14,2 g/L. 

 În cazul electrodegradării pe ADS a amestecului de AINS, experimentele au fost 

efectuate utilizând efluentul unei staţii de epurare municipale îmbogăţit cu poluanţi. Astfel, 

conţinutul de poluanţi în efluentul staţiei de epurare municipale a fost de 48 μg/L DCF, 38 

μg/L IBP şi 41 μg/L NPX, la o valoare a pH-ului de 10,6, iar ca electrolit suport s-a folosit 

Na2SO4 0,1 M. 

 

4.10. Caracterizarea  spectrofotometrică şi evaluarea electrodegradării pe ADS a DCF, 

NPX, PXC  

 

Caracterizarea spectrofotometrică a compuşilor studiaţi şi a evoluţiei electrodegradării 

lor pe ADS a fost efectuată prin înregistrarea spectrelor de absorbţie în UV cu ajutorul unui 

spectrofotometru UV/Vis Specord 205- Analytic Jena controlat de soft-ul WinASPECT. 

 

4.11. Determinarea carbonului organic total (COT) 

 Determinarea COT s-a efectuat conform SR EN 1484-2001. S-a folosit analizorul 

TOC SHIMADZU Model TOC - VCPH , controlat de computer. Principiul  acestei metode de 

analiză este redat în continuare.  

După acidularea probei, se barbotează cu gaz purtător timp de 2 minute pentru a 

elimina compuşii ce conţin carbon anorganic. În continuare proba este introdusă în tubul de 

combustie, unde pe un catalizator de platină la  680 ◦C, carbonul organic este oxidat la dioxid 
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de carbon.  Acesta este determinat cu ajutorul analizorului de gaz cu radiaţii infraroşii 

nedispersate. Rezultatele se exprimă în mg C/L. Limita de detecţie este de 0,05 mg C/L. 

 

4.12. Determinarea consumului biochimic de oxigen (CBO5)  

 

Determinarea CBO5 s-a efectuat conform SR EN 1899/1-2003. Principiul metodei este 

redat în continuare. 

CBO5 rezultă din diferenţa între concentraţiile oxigenului dizolvat în proba supusă 

analizei la începutul şi la sfârşitul perioadei de incubare. Incubarea probelor diluate în 

proporţii convenabile cu apă de diluţie saturată în oxigen şi însămânţate, se realizează la 

temperatura de 20±1 ◦C şi la întuneric, în flacoane umplute complet şi închise etanş, pe o 

perioadă de 5 zile±6 ore. 

 

4.13. Determinarea consumului chimic de oxigen (CCO) 

 

 Determinarea CCO s-a efectuat conform SR ISO 6060-1996.  Principiul metodei este 

redat în continuare. 

Se fierbe cu refluxare pe o durată determinată, o probă de apă în amestec cu sulfat de 

mercur (II), cu o cantitate cunoscută de dicromat de potasiu, în prezenţa unui catalizator de 

argint în mediu puternic acidulat cu acid sulfuric, astfel încât o parte din dicromatul de potasiu 

este redus de materiile organice oxidabile prezente. Se titrează excesul de dicromat de potasiu 

cu o soluţie titrată de sulfat de fier (II) şi amoniu. Se calculează valoarea CCO plecând de la 

cantitatea de dicromat de potasiu redus. Rezultatele se exprimă în mg O2/L. 

 

4.14. Gaz cromatografia cuplată cu spectrometria de masă (GC-SM) pentru 

determinarea DCF din soluţiile tratate prin electrodegradare pe ADS 

 

Ca tehnică de lucru pentru aprecierea calitativă a produşilor de degradare rezultaţi în 

procesul de electrooxidare a DCF pe ADS a fost utilizată GC-SM. Analizele GC-SM s-au 

efectuat utilizând un gaz-cromatograf Agilent 7890A cuplat cu spectrometru de masă tip trapă 

ionică Agilent 240MS.  

Condiţiile de lucru au fost urmatoarele:  

 coloană cromatografică DB-5MS 60 m, 0,25 mm DI, 0,25 μm df 

 injecţie splitt 1:1 

 temperatură injector 280 °C,  probă injectată:1 L, debit: 1,4 mL/min 
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 gaz purtator: heliu 6,0 

 program de temperatură pentru cuptor: 50 °C(1 min), 10°C/min până la 300 °C, 

unde se menţine 20 min 

 ionizarea probei s-a realizat extern (EI) în condiţii standard (70 eV), la un 

curent de emisie de 25 A 

 înregistrarea cromatogramelor s-a realizat în domeniul 50-500 m/z 

Pregătirea extractelor organice este descrisă în continuare. Izolarea componentelor 

semivolatile s-a realizat prin extractie lichid-lichid cu diferiţi solvenţi, din probe aduse la pH 

5-5,5 cu acid fosforic. S-au efectuat 3 extracţii, fazele organice reunite fiind uscate pe Na2SO4 

anhidru şi apoi concentrate până la un volum de 10 mL. Sulfatul de sodiu a fost apoi spălat de 

două ori cu câte 10 mL hexan, solventul fiind apoi reunit cu proba. 

Soluţiile electrolizate şi analizate prin GC-SM au provenit dintr-o soluţie iniţială cu 

concentraţia de 100 mg/L DCF în Na2SO4 0,1 M şi supusă electrolizei pe ADS la o densitate 

de curent de 300 A/m2 şi un timp de electroliză de 120 minute.  

 

4.15. Gaz cromatografia cuplată cu spectrometria de masă (GC-SM) pentru 

determinarea NPX din soluţiile tratate prin electrodegradare pe ADS  

 

Sistemul GC-SM utilizat a constat din GC 6890N, MS MSD 5975B Ambele Agilent. 

Metoda de extracţie a utilizat diclorometan puritate cromatografică şi s-a efectuat o extracţie 

lichid-lichid in 2 serii a 30 mL solvent la ~ 500 mL proba. Apoi, s-a procedat la uscare pe 

suflat de sodiu anhidru şi concentrarea extractului la 0,5 mL sub azot. 

Diclorometanul a fost achiziţionat de la LGC Standards Germania. Apa utilizată a fost 

de tip 1, obţinută de la un echipament Merck Millipore. Analizele au fost obţinute şi 

prelucrate cu softul ChemStation MSD pentru echipament GC MSD Agilent. 

Metoda de analiză GC/MS a presupus: 

 volum probă injectat: 1 μL 

 coloană capilară tip 5% fenil, 50m x 0,25mm I.D., 0,25 μm 

 port de injecţie : 280 °C 

 cuptor: 40 °C---1 min - rampă de 20 °C/min ---290 °C ---15 min 

 linie transfer MS: 290 °C 

 debit coloană: 1 mL/min 

Condiţiile de lucru pentru spectrometrul de masă au fost: 

 temperatura sursei : 230 °C 
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 temperatura cuadrupolului: 150 °C 

 mod de achiziţie: scanare în modul complet în domeniu de masă: 50-325 Da 

Soluţiile electrolizate şi analizate prin GC-SM au provenit dintr-o soluţie iniţială cu 

concentraţia de 100 mg/L NPX în Na2SO4 0,1 M şi supusă electrolizei pe ADS la o densitate 

de curent de 300 A/m2 şi un timp de electroliză de 120 minute. 

 

4.16. Metoda cromatografiei de lichide de înalta performanţă (CLIP) cu detectie UV 

aplicată la determinarea DCF, IBP şi NPX din ape reale 

  

Controlul eficienţei procesului aplicat s-a făcut prin determinarea concentraţiei 

reziduale a DCF, IBP şi NPX din soluţiile electrolizate prin metoda CLIP cu detectie UV. 

Pentru a studia comportarea în sistem cromatografic a DCF, IBP si NPX în testările de 

laborator efectuate s-a utilizat un sistem HPLC Agilent 1100 alcatuit din: 

 pompă cuaternară cu eluţie în gradient sau  izocrată capabilă să furnizeze în sistem o 

fază mobilă cu  4, 3 sau 2 componenţi,  cu debit variabil; suport flacoane reactivi şi 

degazor cu membrană; autosampler cu o capacitate de 100 poziţii şi volum de injectare 

variabil (0,1-100 µl); termostat pentru menţinerea constantă a temperaturii în coloana 

cromatografică; 

 coloane cromatografice Zorbax Eclipse XDB C8, C18 cu lungimea de 15 cm, diametrul 

interior de 4,6 mm şi diametrul particulelor de fază staţionară de  5μm;  

 coloana cromatografică LiChrosphere® 100 RP-18  C18 cu lungimea de 12,5 cm, 

diametrul interior de 4 mm şi diametrul particulelor de fază staţionară de  5μm 

achizitionată de la Merck (Darmstadt, Germany) protejată de o precoloană 

LiChrosphere® 100 RP-18 (4 mm x 4 mm i.d., 5 µm); 

 detector UV/Vis (MWD) cu lungime de undă variabilă şi capacitate de a înregistra 

simultan la cinci lungimi de undă diferite; 

 soft de control aparat, achiziţie, prelucrare, raportare date (ChemStation).  

Experimentele privind izolarea antiinflamatoarelor în medii lipsite de interferenţe 

precum şi  recuperarea cantitativă a acestora din probe de apă prin extracţie EFS s-au realizat 

cu ajutorul unui sistem de extracţie în fază solidă Macherey-Nagel prevazut cu o pompă cu 

vid reglabil, cu capacitatea 10 poziţii pentru cartuşe.  

S-au utilizat cartuşe de extracţie: Oasis HLB (60 mg/3 mL), Waters (USA); Supelclean 

ENVI-18 (1000 mg/6 mL), Supelco şi LiChrolut-EN (200 mg/3mL), Merck, confecţionate din 

polipropilenă conţinând  ca material adsorbant octadecilsilice modificată pentru analiţi polari. 
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 Condiţiile optime de separare cromatografică şi detecţie  care au fost stabilite în urma 

studiului dependenţei retenţiei cromatografice de structura compusului sunt urmatoarele: 

 coloana: LiChrosphere® 100 RP-18  C18, 5 m, lungime 125 mm, d.i. 4 mm  

 temperatura coloanei:  250 °C   

 volum injectat: 20 µl  

 fază mobilă:  acetonitril : 50 mM dihidrogenofosfat de potasiu în apă (pH=4,6) 

 debit fază mobilă: 1 ml/min 

 eluţie cu gradient (programul este prezentat în Tabelul 1) 

 detectie UV:  λ = 220 nm pentru IBP, 230 nm pentru NPX, 248 şi 285 nm 

pentru DCF 

 

Tabelul 4.1. Programul eluţiei cu gradient  

Timp (min) Solvent A (%) Solvent B (%) 

0 85 15 

4 85 15 

9 75 25 

19 55 55 

35 60 40 

         *solvent A: 50 mM dihidrogenofosfat de potasiu; solvent B: acetonitril 

 

  Condiţiile de pretratare a probei de apă prin extracţie în faza solidă selectate în urma 

experimentelor efectuate sunt următoarele: 

 condiţionare cartuş:  3 mL acetat de etil, 3 mL metanol şi 3 mL apă pentru uz CLIP 

acidulată (pH=2) cu un debit de 5 mL/min, reglat cu ajutorul pompei de vid  

 trecerea probei de apă (1000 mL) prin cartuş cu un debit de 10 mL/min sub vacuum  

 spălare cartuş cu 5 mL apă HPLC cu un debit de 5 mL/min sub vacuum 

 uscare fază adsorbantă sub un curent slab de aer timp de 30 minute 

 eluţia analitului cu 3 mL acetat de etil cu un debit de 1mL/min sub vacuum 

 concentrare şi uscare eluat şi reconstituire la un volum de 1 mL cu metanol  

 injectare în coloana cromatografică 

 

 

Bibliografie 

[1] C. Lazau, C. Ratiu, C. Orha, R. Pode, F. Manea, Photocatalytic activity of undoped 

 and Ag-doped TiO2-supported zeolite for humic acid degradation and mineralization, 

 Materials Research Bulletin 46 (2011) 1916-1921. 
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Capitolul 5.  

Degradarea electrochimică avansată a antiinflamatoarelor nesteroidiene pe 

anozi cu dimensiuni stabile  
 

5.1. Caracterizarea materialelor de electrod pentru 
îndepărtarea/degradarea poluanţilor organici biorefractari din ape uzate 

prin oxidare electrochimică 
 

Cercetările privind obţinerea, caracterizarea şi testarea anozilor cu dimensiuni stabile 

(ADS) cuprind aspecte ale chimiei suprafeţei, fizicii suprafeţei, chimia stării solide, fizica 

stării solide şi implică, pe lângă tehnicile electrochimice (VC – volatmetrie ciclică, SIE – 

spectroscopie de impedanţă electrochimică etc.) şi utilizarea a numeroase tehnici 

spectroscopice şi structurale cum ar fi: DRX – difracţie de raze X, MES –microscopie 

electronică de scanare, MET – microscopie electronică de transmisie, XED – spectroscopie de 

raze X cu energie dispersivă, MIS – microspectroscopie ionică secundară etc. ceea ce conferă 

investigaţiilor caracterul interdisciplinar tipic al ştiinţei materialelor [1].   

 

5.1.1. Caracterizarea morfologică prin microscopie electronică de scanare (MES)  

Imaginile MES ale ADS cu peliculă de oxizi ai metalelor nobile (Fig. 5.1 a) şi oxizi ai 

metalelor nenobile (Fig. 5.1 b) relevă o morfologie a suprafeţei relativ compactă, straturile de 

acoperire având relativ puţine fisuri (aşa numitele mud-like cracks) şi fiind puţin poroase. 

Prezenţa acestor fisuri facilitează formarea TiO2 cu o conductivitate slabă. Prin urmare, 

rezistenţa suprafeţei electrodului în timpul testării lui poate creşte şi astfel activitatea 

electrodului ar putea fi redusă datorită formării TiO2. 

 

                  
 

a.           b.  

Fig. 5.1. Imagine MES a ADS:  (a) Ti/RuO2-TiO2 (mărire: 24000x) şi (b) Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 (mărire: 25000x) 

BUPT



69 

 

 In Fig. 5.2 şi 5.3 sunt redate spectrele XED corespunzătoare imaginilor MES 

înregistrate pentru ADS preparaţi. Aceste spectre confirmă prezenţa în straturile 

electrocatalitice a oxizilor corespunzători metalelor din sărurile precursoare. 

 

 
 

Fig.5.2 Spectrul XED pentru Ti/RuO2-TiO2 

 

 
 

Fig. 5.3  Spectrul XED pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 

 

5.1.2. Caracterizarea materialelor de electrod prin difracţie de raze X (DRX) 

 

 Spectrele DRX sunt redate în Fig. 5.4 şi 5.5. Analiza acestor spectre a confirmat că 

în pelicula electrocatalitică cu conţinut de metale nobile sunt prezenţi oxizii TiO2 şi RuO2.   

 De asemenea, în pelicula electrocatalitică cu conţinut de metale nenobile a fost 

identificat oxidul de SnO2, în timp ce prezenţa oxizilor de Sb2O5, RuO2 şi TiO2  nu a putut fi 

identificată cu certitudine deoarece fie apar suprapuneri ale liniilor spectrale, fie aceşti oxizi 

nu pot fi detectaţi ca urmare a conţinutului redus de fază.  

BUPT



 

 

  
  
  
  
  
 

 
  
 

F
ig

. 
5
.4

. 
 S

p
ec

tr
u
l 

D
R

X
 p

en
tr

u
 T

i/
R

u
O

2
-T

iO
2
 

 T
iO

2
; 

 
 R

u
O

2
; 

 T
i 6

O
D

0
,4

5
  

70

B
U

P
T



7
1
 

 

 

F
ig

. 
5
.5

. 
 S

p
ec

tr
u
l 

D
R

X
 p

en
tr

u
 T

i/
R

u
O

2
/S

n
O

2
-S

b
2
O

5
-R

u
O

2
 (

1
) 

şi
 T

i/
R

u
O

2
 (

2
) 

  
S

n
O

2
 ;

 
  
S

b
2
O

5
 ; 

 
  
R

u
O

2
 ;

  
 T

iO
2
; 

  
T

i 
 

71

71

B
U

P
T



72 

 

5.1.3. Caracterizarea electrozilor din punct de vedere al proprietăţilor electrochimice 

prin voltametrie ciclică (VC) 

 

 Voltamograma ciclică înregistrată pentru ADS cu peliculă de oxizi ai metalelor 

nobile în domeniul de potenţial de -0,5+1,5 V/ ESC în electrolitul suport Na2SO4 0,1 M 

(Fig. 5.6) relevă faptul că până la potenţialul de descărcare al oxigenului de 1,1 V/ ESC  

curentul de oxidare este aproape constant după care creşte brusc ca urmare a descărcării 

oxigenului. Nu se observă nici un curent de oxidare/reducere înainte de 1,1 V/ ESC pentru 

nici una dintre compoziţiile de anod. Acest tip de comportare reflectă natura uşor 

polarizabilă a interfeţei solid-electrolit. Alura curbelor de polarizare în cazul compoziţiilor 

de anod în domeniul de potenţial studiat este tipică electrozilor cu strat activ electrocatalitic 

obţinut prin descompunerea termică a sărurilor corespunzătoare. 
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Fig. 5.6. Voltamograma ciclică în electrolit suport Na2SO4 0,1 M a electrodului 

Ti/RuO2-TiO2 

viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ESC 

 

 

 Curentul de fond și fereastra de potențial sunt două aspecte care se iau în 

considerare pentru caracterizarea materialelor de electrod cu proprietăți electrocatalitice. În 

general, curentul de fond considerat ca și componentă capacitivă datorată dublului strat 

electric este mai mare și fereastra de potențial mai îngustă pentru materialele de electrod cu 
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activitate electrocatalitică.  Fereastra de potențial considerată ca fiind domeniul de potențial 

dintre descărcarea anodică a oxigenului și descărcarea catodică a hidrogenului diferă de la 

un material de electrod la altul în funcție de compoziția acestora. Pentru ADS, este 

importantă componenta anodică a ferestrei de potențial deoarece sunt vizate aplicații de 

electrooxidare anodică, astfel că nu se ia în considerare componenta catodică, acesta fiind 

motivul pentru care nu s-a ajuns cu domeniul de potențial la descărcarea hidrogenului. 

 Consideraţiile de mai sus sunt adevărate şi pentru voltamograma ciclică înregistrată 

pentru  electrodul ADS cu peliculă de oxizi ai metalelor nenobile în domeniul de potenţial        

-0,5+1,5 V/ ESC în electrolitul suport Na2SO4 0,1 M (Fig. 5.7). 
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Fig. 5.7. Voltamograma ciclică în electrolit suport Na2SO4 0,1 M a electrodului 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 

 

 Faţă de electrodul Ti/SnO2-Sb2O5 pentru care potenţialul de descărcare al oxigenului 

este de 1,4 V/ESC [2], în cazul Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 acesta devine 1,06 V/ESC. 

Această deplasare a potenţialului de descărcare a oxigenului spre valori mai puţin pozitive se 

poate datora stratului intermediar de RuO2 introdus în compoziţia de anod pentru a mări 

ciclul de viaţă al electrozilor ADS cu peliculă de oxizi ai metalelor nenobile, inducând astfel 

și o posibilă îmbunătățire a activității electrocatalitice. Pe de altă parte, o valoare mai 

scăzută a suprapotențialului de descărcare a oxigenului ar putea conduce la o eficiență de 

degradare mai redusă a poluantului organic și la un randament de curent scăzut. Ținând cont 
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de clasificarea din cadrul secţiunii 1.2. referitoare la electrozii activaţi cu un strat de oxizi, 

această compoziție de anod este un amestec de oxizi metalici activi (RuO2) și non-activi 

(SnO2, Sb2O5), comportarea acestui anod fiind mai apropiată de cea a oxizilor activi 

caracterizați prin valoare scăzută a suprapotenialului de descărcare a oxigenului. 

 În Fig. 5.8 – 5.13 sunt prezentate voltamogramele ciclice ale electrozilor studiaţi în 

electrolit suport Na2SO4 0,1 M şi în prezenţa poluanţilor propuşi spre îndepărtare/degradare. 

 Examinarea voltamogramelor în prezenţa şi în absenţa poluanţilor arată că 

voltamogramele se suprapun perfect sau aproape perfect ceea ce sugerează că procesul de 

oxidare a poluanţilor nu are loc direct şi că acesta se poate desfăşura în condiţiile descărcării 

simultane a oxigenului. Este posibilă oxidarea indirectă, care se produce prin intermediul 

unor mediatori. Aceşti mediatori pot fi mediatori de suprafaţă, care rămân fixaţi pe suprafaţa 

anodului unde sunt generaţi continuu sau mediatori de volum, care se generează 

electrochimic, dar se detaşează de suprafaţa electrodului şi acţionează în volumul soluţiei. 

 Apar totuși mici diferențe funcție de compoziția ADS și tipul antiinflamatorului 

care ar putea influența procesul de electrodegradare prin efectul pe care îl au asupra 

suprapotențialului de descărcare a oxigenului și al unui posibil proces de adsorbție a 

poluantului pe suprafața materialului de electrod. O valoare mică a suprapotențialului de 

descărcare a oxigenului arată, aşa cum s-a menționat mai sus, un proces de electrodegradare 

simultan cu reacția de descărcare a oxigenului sau un proces indirect de electrooxidare prin 

intermediul oxigenului rezultat sau a radicalilor hidroxil formați. In orice situație, este de 

așteptat ca procesul de electrodegradare să decurgă cu un randament de curent scăzut. 

Procesul de adsorbție poate fi remarcat prin  creșterea dublului strat electric evidențiat prin 

componenta capacitivă, adică a curentului de fond. 

 Pe baza rezultatelor de VC se pot trage următoarele concluzii: 

(i) pentru Ti/RuO2-TiO2, prezența DCF și a PXC nu a influențat comportarea electrochimică 

a materialului de anod, în timp ce în prezența NPX s-a constatat o ușoară polarizare a 

materialului de electrod și creșterea curentului anodic înainte de descărcarea oxigenului care 

s-ar putea datora procesului de degradare a NPX pe suprafața anodului; aceeași comportare a 

NPX a fost identificată și pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, cu mențiunea că gradul de 

polarizare este mai redus în comparație cu Ti/RuO2-TiO2 

(ii) DCF și PCX au avut o influență similară asupra materialului de anod Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2, și anume se constată un efect de depolarizare și de creștere a curentului de 

fond; creșterea curentului de fond arată un potențial proces de adsorbție a poluantului pe 

suprafața materialului de anod, iar fenomenul de depolarizare arată o intensificare a 
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procesului de descărcare a oxigenului, care ar contribui la scăderea randamentului global de 

curent și o reducere a efiecienței de degradare, respectiv de mineralizare a poluantului 

organic.   
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Fig. 5.8. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2  în electrolit suport  

Na2SO4 0,1 M  (1) şi în prezenţă de DCF (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;                                 

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.9. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 în electrolit suport Na2SO4      

0,1 M (1) şi în prezenţa NPX (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.10. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 în electrolit suport Na2SO4 

0,1 M (1) şi în prezenţa PXC (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.11. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în electrolit 

suport Na2SO4 0,1 M (1) şi în prezenţa DCF (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.12. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în electrolit 

suport Na2SO4 0,1 M (1) şi în prezenţa NPX (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.13. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în electrolit 

suport Na2SO4 0,1 M (1) şi în prezenţa PXC (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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5.1.4. Concluzii parţiale 

 

Au fost preparaţi şi caracterizaţi ADS cu peliculă electrocatalitică a metalelor nobile 

(Ru) şi nenobile (Sn, Sb). Prepararea s-a facut prin descompunerea termică a sărurilor 

corespunzătoare, iar caracterizarea straturilor electrocatalitice s-a facut prin MES, DRX, şi 

VC.  

 ADS au fost preparaţi pentru a fi utilizaţi la îndepărtarea/degradarea poluanţilor 

organici biorefractari, compuşii activi farmaceutici diclofenac (DCF), naproxen (NPX) şi 

piroxicam (PXC), prin oxidare electrochimică.   

  Imaginile MES ale electrozilor ADS cu peliculă de oxizi ai metalelor nobile şi oxizi 

ai metalelor nenobile au prezentat o morfologie a suprafeţei relativ compactă.  

 Spectrele DRX au confirmat că în pelicula electrocatalitică cu conţinut de metale 

nobile sunt prezenţi oxizii TiO2 şi RuO2. De asemenea, în pelicula electrocatalitică cu 

conţinut de metale nenobile a fost identificat oxidul de  SnO2, în timp ce prezenţa oxizilor de 

Sb2O5, RuO2 şi TiO2  nu a putut fi identificată cu certitudine. 

 Voltamogramele ciclice au permis caracterizarea electrochimică a materialelor de 

anod din punctul de vedere al ferestrei de potențial și al componentei capacitive. Ambele 

compoziții de anod sunt caracterizate prin fereastră de potențial anodică îngustă, adică 

descărcarea oxigenului decurge la valori scăzute ale suprapotențialului, comportare 

caracteristică oxizilor metalici activi. Această caracteristică se manifestă și pentru 

compoziția de anod Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, chiar dacă această compoziție de anod 

conține oxizi metalici non-activi, ceea ce arată o manifestare importantă a RuO2. 

 Prezența DCF și a PXC nu a influențat comportarea electrochimică a materialului de 

anod Ti/RuO2-TiO2, arătând că degradarea acestora prin oxidare electrochimică pe ADS ar 

putea avea loc concomitent cu descărcarea oxigenului. O ușoară polarizare a materialului de 

electrod și creșterea curentului anodic înainte de descărcarea oxigenului s-a găsit în prezența 

NPX, care s-ar putea datora procesului de degradare a NPX pe suprafața anodului. Același 

efect al NPX a fost identificat și pentru compoziția de anod de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, 

dar gradul de polarizare a fost mai redus. 

 Un efect de depolarizare și de creștere a curentului de fond a materialului de anod 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a fost identificat în prezența DCF și PCX, care informează 

asupra posibilității de intensificare a procesului de descărcare a oxigenului, proces care ar 

contribui la scăderea randamentului global de curent, precum și la un potențial proces de 

adsorbție a poluantului pe suprafața materialului de anod. 
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5.2. Studii privind electrodegradarea compusilor de tipul 

antiinflamatoarelor nesteroidiene (diclofenac, naproxen şi piroxicam) pe 

ADS 
 

5.2.1. Electrodegradarea diclofenacului pe ADS 

 

5.2.1.1. Caracterizarea  spectrofotometrică a DCF şi evaluarea electrodegradării DCF 

pe ADS  

 

 Sarea de sodiu a acidului {2-[(2,6-Diclorfenil)amino]fenil}acetic (DCF), are 

structura chimică prezentată în Fig. 5.14. Spectrul de absorbţie în UV a DCF în Na2SO4     

0,1 M, redat în Fig. 5.15, prezintă două benzi de absorbţie având maximele la 193 nm, şi 

respectiv 277 nm. Absorbanţa la 277 nm (A277) a fost folosită pentru evaluarea procesului de 

degradare a DCF pe ADS în funcţie de concentraţia iniţiala a DCF, a densitaţii de curent şi a 

timpului de electroliză.  

 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 5.14. Structura chimică a DCF 
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Fig. 5.15. Spectrul de absorbţie în UV al DCF în Na2SO4 0,1 M 
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Spectrele în UV ale soluţiilor rezultate în urma degradării pe Ti/RuO2-TiO2 sunt 

redate în Fig. 5.16 - 5.24. În cazul concentraţiei iniţiale a DCF de 50 mg/L are loc deplasarea 

maximului absorbanţei de la 277 nm la 274, 273 şi respectiv 272 nm şi se constată creşterea 

valorii absorbanţei în raport cu cea a soluţiei iniţiale la densităţile de curent de 100 şi       

200 A/m2. Explicaţia este aceea că la aceste densităţi de curent are loc formarea unor 

produşi de oxidare care au un coeficient molar de absorbţie mai mare decât al DCF. La 

densitatea de curent de 300 A/m2 procesul are loc cu viteză mai mare, iar aceşti produşi sunt 

degradaţi în continuare astfel încât la 120 min de electroliză maximul absorbanţei este 

aplatizat.  

Se poate observa că la concentraţia iniţială de 100 şi 200 mg/L DCF are loc scăderea 

valorii absorbanţei cu creşterea densităţii de curent şi a timpului de electroliză. Maximul 

absorbanţei se deplasează de la 277 la 276, 275, 274 şi respectiv 273 nm pentru concentraţia 

de 100 mg/L DCF, iar pentru cea de 200 mg/L DCF de la 277 la 276 nm.  
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Fig. 5.16. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.17.  Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.18.  Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.19.  Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.20.  Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 21. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.22. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.23. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.24. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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 Spectrele înregistrate în UV pentru soluţiile iniţiale şi cele rezultate în urma aplicării 

procesului de electroliză pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 sunt redate în Fig. 5.25 – 5.33. 

Pentru concentraţia iniţială a DCF de 50 mg/L, se remarcă deplasarea maximului 

absorbanţei de la 277 nm la 273, 272, 271 şi 270 nm şi că la densitatea de curent de 100 

A/m2 formarea produşilor de oxidare cu coeficient molar de absorbţie mai mare decât al 

DCF este mult accentuată. La densităţi de curent de 200 şi 300 A/m2 şi 120 min de 

electroliză maximul de la 277 nm se aplatizează extrem de mult.  

La concentraţia iniţială a DCF de 100 mg/L procesul de formare a produşilor de 

oxidare este pus în evidenţă prin deplasarea maximului absorbanţei de la 277 nm la valori de 

274, 273 şi respectiv 272 nm şi valori ale acestuia mai mari sau egale decât/cu ale DCF în 

primele 30 şi 60 min de electroliză pentru oricare densitate de curent aplicată. Degradarea 

acestor compuşi se accentuează pe măsură ce creşte densitatea de curent şi timpul de 

electroliză astfel încât la 200 şi 300 A/m2 la 120 min asistăm la o aplatizare extremă a 

maximului de la 272 nm.  

La concentraţia iniţială a DCF de 200 mg/L, pentru oricare densitate de curent 

aplicată, timp de electroliză şi soluţie rezultată în urma electrolizei se observă deplasarea 

maximului absorbanţei de la 277 nm la valori de 276, 275, 274, 273 şi 272  nm. Examinarea 

spectrelor arată că degradarea lor are loc mai eficient la 300 A/m2 şi 120 min de electroliză 

cand în spectru maximul de la 273 nm se aplatizează.   
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Fig. 5.25. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 

100 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.26. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 – 120 min 
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Fig. 5.27. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 

300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 – 120 min 
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Fig. 5.28. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 

100 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.29. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 

200 A/m2;  timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.30. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 

300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.31. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent:    

100 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.32. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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Fig. 5.33. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 

300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 
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In Tabelul 5.1 este redată variaţia relativă A277 nm pentru cele două compoziţii de 

anod. Aşa cum era de aşteptat, pentru ambele compoziţii de anod şi pentru oricare din 

concentraţiile şi densităţile de curent utilizate are loc un progres al degradării DCF pe 

masură ce timpul de electroliză a crescut. 

 Variaţia relativă a absorbanţei în UV a fost calculată ca diferenţa dintre absorbanţa 

soluţiei iniţiale şi absorbanţa soluţiei rezultate în urma electrodegradării şi măsurate la 

aceeaşi lungime de undă, raportată la absorbanţa iniţială. 

Variaţia relativă negativă obtinută în unele cazuri nu înseamnă creşterea 

concentraţiei DCF ci formarea unor compuşi al căror coeficient molar de absorbţie la 

lungimea de undă dată este mai mare decât al DCF. 

Pentru concentraţia de 50 mg/L DCF şi Ti/RuO2-TiO2, în primele 30 min predomină 

formarea intermediarilor fapt reflectat de valorile negative ale variaţiei relative A277. Pe 

măsură ce timpul de electroliză creşte, intermediarii sunt oxidaţi în continuare cu viteze cu 

atât mai mari cu cât densitatea de curent este mai mare. Pe măsură ce variaţia relativă A277 

creşte, procesul de mineralizare se intensifică după cum arată valorile pentru îndepărtarea 

COT (Tabelul 5.3, secţiunea 5.2.1.2). 

  Valorile variaţiei relative A277 indică în cazul Ti/RuO2-TiO2 un proces de degradare 

mai avansat pentru concentraţia DCF de 200 mg/L faţă de cea de 100 mg/L în primele 30-60 

min pentru toate densităţile de curent, iar la timp de electroliză mai mare rezultatele sunt 

apropiate, după cum se poate observa în Tabelul 5.1.  

Viteza de reacţie globală a procesului de electrodegradare a DCF se compune din 

reacţii care au loc succesiv şi simultan, caracterizate prin modele cinetice diferite. În 

spectrele UV în funcţie de timpul de electroliză pentru cele două concentraţii (100 şi         

200 mg/L DCF) nu se observă prezenţa unor intermediari: aceasta arată că produşii 

intermediari formaţi în primele minute sunt oxidaţi în continuare cu viteze mai mari decât 

cele de formare a lor din DCF. Degradarea foarte rapidă a intermediarilor accelerează 

procesul de formare a lor în primele 30-60 min, iar rezultatul este diminuarea mai 

importantă a concentraţiei DCF pentru o concentraţie iniţială mai mare. La un timp de 

electroliză mai mare variaţia relativă A277 este apropiată pentru cele două concentraţii, în 

acord cu evoluţia COT (Tabelul 5.3, secţiunea 5.2.1.2) şi arată că procesul în ansamblu este 

mai lent după 120 min. 

Spre deosebire de Ti/RuO2-TiO2, în cazul Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la concentraţia 

de 100 mg/L DCF şi 30 min de electroliză se remarcă formarea produşilor de degradare cu 

coeficient molar de absorbţie mai mare decât al DCF la 277 nm pentru oricare densitate de 
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curent aplicată. Viteza de reacţie este dependentă atât de concentraţia iniţială cât şi de 

compoziţia de anod utilizată. Absorbanţele mai mari observate pentru electrolizele cu 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 arată că procesul este mai lent în acest caz şi permite 

înregistrarea spectrofotometrică a intermediarilor, care au absorbanţe mai mari decât DCF. 

Pentru un timp de electroliză mai mare, 60-120 min, are loc degradarea avansată a 

intermediarilor, iar absorbanţele devin semnificativ mai mici decât cele iniţiale. Această 

evoluţie a fost mai intensă pentru concentraţia de 50 mg/L DCF la 100 A/m2, Fig. 5.16 şi 

5.25 pentru ambele compoziţii de anod. De asemenea, aşa cum s-a arătat mai sus, maximul 

absorbanţei s-a deplasat progresiv de la 277 nm spre valori mai mici atât la 50 mg/L DCF, 

cât şi la celelalte concentraţii. Această deplasare a maximului absorbanţei se poate datora 

produşilor de degradare rezultaţi din desfacerea partială a ciclurilor aromatice şi degradarea 

lor ulterioară [3].  

  

Tabelul 5.1. Condiţiile de lucru si variaţia relativă a A277 

Compoziţie de anod 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

Concentraţie DCF [mg/L] 

Variaţia relativă A277 [%] 

50 100 200 

  30 -11,42 6,67 23,78 

 100 60 -3,52 13,72 34,55 

  120 20,47 47,01 54,77 

  30 -1,60 11,73 32,80 

Ti/RuO2-TiO2 200 60 18,42 27,77 35,16 

  120 49,45 43,07 45,98 

  30 8,73 6,80 23,70 

 300 60 30,93 25,62 31,22 

  120 74,16 52,36 43,03 

  30 -29,89 -17,68 0 

 100 60 -5,05 -3,34 10,01 

  120 38,62 22,62 23,20 

  30 11,38 -9,85 1,07 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 200 60 26,62 10,69 18,99 

  120 71,52 56,85 36,02 

  30 25,10 -4,73 9,12 

 300 60 47,88 28,34 26,25 

  120 84,74 77,22 59,96 

 

Afirmaţiile de mai sus sunt susţinute de rezultatele obţinute prin GC-SM. Soluţiile 

electrolizate şi supuse analizei GC-SM au provenit dintr-o soluţie iniţială cu concentraţia de 

100 mg/L DCF în Na2SO4 0,1 M şi supusă electrolizei pe cele două compoziţii de anod la o 

densitate de curent de 300 A/m2 şi un timp de electroliză de 120 min.  
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Pentru ambele compoziţii de anod a avut loc ruperea legaturii N-nucleu aromatic 

substituit cu gruparea CH2-COO-, prin analiza GC-SM detectându-se 2,6-Dicloranilina 

(Tabelul 5.2). Acest compus a fost identificat ca şi intermediar aromatic şi la degradarea 

DCF pe DDB [4,5]. În ceea ce priveşte Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, numărul compuşilor 

rezultaţi în urma degradării a fost mai mare. Dintre aceştia putem menţiona: 2,6-Diclor-N-

fenilanilina, 2,6-Diclor-N-(2-metilfenil)anilina şi N-(2,4-Diclorfenil)benzamida (Tabelul 

5.2). 

 

Tabelul 5.2. Structura chimică a intermediarilor rezultaţi în urma degradării DCF pe ADS  

 

Denumire intermediar 

 

Timp de retenţie [min] / Solvent 

 Structura chimică 

hexan 
hexan: 

diclormetan 
diclormetan 

2,6-Dicloranilină  13,25 13,26 

 

13,26 

 

Cl Cl

NH2

 

2,6-Diclor-N-fenilanilină  20,66 20,67 
NH

Cl

Cl

 

2,6-Diclor-N-(2-

metilfenil)anilină 
 21,31 21,31 

NH

Cl

Cl CH3

 

N-(2,4-

Diclorfenil)benzamidă 

 

  21,69 

Cl

Cl NH

O  

 

 

5.2.1.2. Mineralizarea DCF 

 

A277 variază proporţional cu concentraţia şi poate fi folosită pentru evaluarea 

mineralizării DCF [6]. Cu toate acestea, produşii de degradare îşi aduc propria lor 

contribuţie în spectru şi de aceea variaţia relativă a A277 nm nu reflectă cu exactitate 
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mineralizarea DCF. Pentru a avea o evaluare corectă a mineralizării DCF s-au efectuat 

determinări ale COT în soluţiile electrolizate. Rezultatele obţinute sunt redate în Tabelul 5.3. 

 

Îndepărtarea COT a fost calculată cu ajutorul (ec.(1)): 

 

   (1) 

 

unde COT0 este valoarea iniţială a carbonului organic total (în mg C/L), iar ΔCOT 

 este diferenţa (în mg C/L) dintre COT0 şi valoarea COT la momentul t 

 

Numărul atomilor de carbon mineralizaţi a fost calculat cu ajutorul (ec.(2)): 

 

     (2)  

 

unde îndepărtarea COT este exprimată în %. 

 

Rezultatele cele mai bune pentru mineralizarea DCF la cele două compoziţii de anod 

s-au obţinut la 300 A/m2, 120 min de electroliză şi 200 mg/L DCF, iar numărul atomilor de 

carbon mineralizaţi arată că  în cazul degradării DCF pe cele doua compoziţii de anod a avut 

loc desfacerea ciclurilor aromatice şi mineralizarea produşilor rezultaţi. 

Acest proces a decurs cu randamente mai bune pe Ti/RuO2-TiO2. Pe Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 mineralizarea DCF are loc în proporţie mai mică spre deosebire de Ti/RuO2-

TiO2 la care rezultatele pentru îndepartarea COT sunt apropiate indiferent de concentraţia 

iniţiala a DCF. Pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a prevalat în masură mai mare formarea 

produşilor de degradare în detrimentul mineralizării lor, aşa cum indică şi analiza GC-SM 

[7]. 
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Tabelul 5.3. Condiţiile de lucru, îndepărtarea COT  şi numărul de atomi de carbon 

mineralizaţi la 120 min de electroliză 
COTini: 29,88 mgC/L pentru cini=50 mg/L DCF; 59,97 mgC/L pentru cini=100 mg/L DCF;  

108,07 pentru cini=200 mg/L DCF 

 

Compoziţie 

de anod 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Concentraţie DCF [mg/L]/ 

COT [mgC/L] 

Concentraţie DCF [mg/L]/ 

Indepărtare COT [%] 

Concentraţie DCF [mg/L]/ 

Număr atomi C  

50 100 200 50 100 200 50 100 200 

 100 23,50 41,23 68,80 21,36 31,24 36,34 3 4 5 

Ti/RuO2-TiO2 200 17,92 34,47 60,73 40,04 42,52 43,80 6 6 6 

 300 17,00 34,12 60,34 43,11 43,11 44,17 6 6 6 

 100 
27,73 49,83 74,07 7,19 16,90 31,46 1 2 4 

Ti/RuO2/SnO2

-Sb2O5-RuO2 
200 27,62 45,02 69,45 7,56 24,93 35,73 1 3 5 

 300 26,00 38,03 65,13 12,99 36,57 39,73 2 5 6 

  

 

 Aceste rezultate sunt în concordanță cu preconizările rezultate pe baza caracterizării 

materialelor de anod în prezența DCF, legate de generarea unei cantități mai mari de O2 ca și 

reacție secundară și scăderea gradului de degradare/mineralizare a DCF. Totuși, concentrația 

ridicată a DCF nu a condus la colmatarea electrozilor, chiar daca s-a sesizat un proces de 

adsorbție. Mai mult, acest proces de adsorbție a avut un efect pozitiv, probabil prin 

asigurarea unei concentrații locale mai ridicate la suprafața electrodului, care a asigurat un 

gradient de concentratie ca forță motrice a procesului global de degradare. 

 

 

5.2.1.3. Compararea electrodegradării/electromineralizării DCF pe ADS cu 

electrodegradarea/electromineralizarea pe DDB  

 

Electrodegradarea DCF pe ADS a fost comparată cu cea pe DDB pentru a vedea 

dacă utilizarea ADS este oportună având în vedere performanţele şi costurile acestor 

materiale de electrod. Literatura menţionează DDB ca fiind foarte eficient în ceea ce priveşte 

mineralizarea substanţelor organice [8-13]. Cu toate acestea este cunoscut faptul că DDB 

reprezintă totuşi un material de anod destul de scump. 

Spectrele în UV înregistrate pentru concentraţia de 50 mg/L DCF si 50 A/m2 (Fig. 

5.34)  arată descreşerea maximelor absorbanţelor tipice pentru DCF în Na2SO4 de la 193 şi 

277 nm, alături de apariţia în spectru a unui umăr la 212 nm. Această evoluţie sugerează 

formarea produşilor de oxidare. Odată cu creşterea timpului de electroliză aceşti produşi 

sunt oxidaţi în continuare fapt sugerat de dispariţia umărului de la 212 nm [14]. 
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Fig. 5.34. Spectrele de absorbţie în UV ale DCF în Na2SO4 0,1 M 

anod: DDB; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 50 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 – 120 min 

 

 

În timpul electrodegradării DCF pe DDB a avut loc şi un proces de mineralizare aşa 

cum se vede din valorile îndepărtării COT redate în Tabelul 5.4.  

 

Tabelul 5.4. Valoarea COT pentru soluţiile rezultate în urma degradării DCF pe DDB la    

120 min de electroliză 
COTini: 29,88 mgC/L pentru cini=50 mg/L DCF; 59,97 mgC/L pentru cini=100 mg/L DCF;  

108,07 pentru cini=200 mg/L DCF 
 

Concentraţie DCF  

[mg/L] 

Densitate de curent  

[A/m2] 

COT 

[mg/L] 

Indepărtare COT  

[%] 

 10 7,59 74,59  

50 50 4,27 85,70 

 75 1,05 96,48 

 10 17,67 70,54 

100 50 9,00 85,00 

 75 4,32 92,80 

 10 36,32 66,39 

200 50 17,51 83,80 

 75 11,67 89,20 

 

O comparație între rezultatele obținute pentru materialele de anod de ADS și anodul 

de DDB este prezentată în Tabelul 5.5 pentru o concentrație de 200 mg/L DCF. Chiar dacă 

gradul de mineralizare cel mai bun al DCF este obținut pentru anodul de DDB, consumul 
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specific de energie a fost mai mare în cazul aplicării DDB, observându-se de asemenea și o 

degradare a materialului de anod. 

 

Tabelul 5.5. Performanța procesului de electrodegradare utilizând diferite  

materiale de anod 

 

Material de 

anod 

Raport  

suprafaţă electrod [cm2] / 

volum soluție [mL] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Grad de 

mineralizare 

[%] 

Consum 

specific de 

energie 

[kWh/m3] 

Observații 

DDB 1/2 75 89 45 
degradarea 

anodului 

Ti/RuO2-TiO2 1/1,6 100 44 31 - 

Ti/RuO2/SnO2

-Sb2O5-RuO2 
1/1,6 100 40 36 - 

 

 

5.2.1.4. Evaluarea electrodegradării DCF pe ADS cu ajutorul voltametriei ciclice 

 
Voltamogramele înregistrate pentru anodul de DDB în soluţiile iniţiale 

neelectrolizate şi în soluţiile de la degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2, la diferite concentraţii ale soluţiei iniţiale a DCF şi diferite densităţi de curent 

sunt redate in Fig. 5.35 – 5.40.   
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Fig. 5.35. Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB 

în prezenţa soluţiilor rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 50 mg/L DCF pe 

Ti/RuO2-TiO2: soluţia iniţială (i) şi dupa 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1), 200 A/m2 

(2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.36. Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB 

în prezenţa soluţiilor rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 100 mg/L DCF pe 

Ti/RuO2-TiO2: soluţia iniţială (i) (dil. 1:2) şi după 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1), 

200 A/m2 (2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.37. Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB 

în prezenţa soluţiilor rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 200 mg/L DCF pe 

Ti/RuO2-TiO2: soluţia iniţială (i) (dil. 1:4) şi după 120 min de electroliză la 100 A/m2 (1) 

(dil. 1:4), 200 A/m2 (dil. 1:4) şi 300 A/m2 (2,3) (dil. 1:4); viteza de scanare: 0,05 V/s; 

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.38. Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB 

în prezenţa soluţiilor rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 50 mg/L DCF pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2: soluţia iniţială (i) şi după 120 min de electroliză la 100 A/m2 

(1), 200 A/m2 (2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.39. Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodului DDB 

în prezenţa soluţiilor rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 100 mg/L DCF pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2: timp de electroliză 120 min; densitate de curent: 100 A/m2 (1), 
200 A/m2 (2) şi  300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
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Fig. 5.40. Voltamogramele ciclice înregistrate la electrodul de DDB 

în prezenţa soluţiilor rezultate de la degradarea unei soluţii iniţiale cu 200 mg/L DCF pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2: soluţia iniţială (i) (dil. 1:4) şi după 120 min de electroliză la 

100 A/m2 (1), 200 A/m2 (2) şi 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;  

domeniul de potenţial: -0,5+1,5 V/ ESC 
 

 

În experimente anterioare celor prezentate în această secţiune [15], referitoare la 

disponibilitatea DDB pentru detecţia DCF, voltamogramele ciclice ale DDB înregistrate în 

prezenţa DCF au prezentat maxime ale curentului la + 0,7 V/ESC, indicat pentru detecţie, şi 

la + 1 V/ESC. Aceste două maxime pot fi de asemenea folosite pentru evaluarea degradării 

DCF pe electrozii ADS: Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. 

Din Fig. 5.35 – 5.40 se poate observa că voltamogramele ciclice şi-au păstrat alura în 

timpul procesului de degradare, chiar dacă gradul de scădere a maximului de curent la     

+0,7 V/ESC şi +1 V/ESC diferă pe masură ce densitatea de curent creşte, observându-se un 

peak mai proeminent corespunzator prezenței intermediarilor pentru procesul de 

electrooxidare condus la densitate de curent mai mică. Dispariţia totală a maximului de 

curent în voltamogramele ciclice la valoarea mai mare a potenţialului (+1V/ESC) poate fi 

atribuită unui proces de degradare avansată sau mineralizare a DCF [16]. 

Din voltamogramele ciclice ale DDB în Na2SO4 0,1 M (fond) şi în prezenţa soluţiilor 

de la degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 s-a calculat curentul 

util (Δi) la + 0,7 V/ESC şi + 1 V/ESC, care este direct proporțional cu concentrația DCF.  

Datele sunt prezentate în Tabelele 5.6 – 5.11. 
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Tabelul 5.6. Valorile curentului util (Δi) determinat pentru evaluarea concentrației de DCF 

rezultată din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 la o concentraţie a soluţiei iniţiale de           

50 mg/L DCF 

 

Densitate de curent   

[A/m2] 

i la E=0,7 V  

[A] 

Δi 

[A] 
i la E=1,0 V 

[A] 

Δi 

[A] 

0 (conc.ini.) 2,64·10-6 2,55·10-6 2,46·10-6 2,30·10-6 

100 7,42·10-7 6,65·10-7 1,13·10-6 9,54·10-7 

200 3,22·10-7 2,45·10-7 6,40·10-7 4,64·10-7 

300 1,32·10-7 5,53·10-8 3,83·10-7 2,07·10-7 

 

 

Tabelul 5.7. Valorile curentului util (Δi) determinat pentru evaluarea concentrației de DCF 

rezultată din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 la o concentraţie a soluţiei iniţiale de        

100 mg/L DCF 

 

Densitate de curent   

[A/m2] 

i la E=0,7 V  

[A] 

Δi 

[A] 
i la E=1,0 V 

[A] 

Δi 

[A] 

0 (conc.ini.) 
1,36·10-6 (dil. 

1:2) 
2,54·10-6 

2,52·10-6 

(dil. 1:2) 
4,72·10-6 

100 1,27·10-6 1,19·10-6 2,16·10-6 1,98·10-6 

200 1,15·10-6 1,07·10-6 2,14·10-6 1,96·10-6 

300 9,48·10-7 8,71·10-7 1,64·10-6 1,46·10-6 

 

Tabelul 5.8. Valorile curentului util (Δi) determinat pentru evaluarea concentrației de DCF 

rezultată din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 la o concentraţie a soluţiei iniţiale de        

200 mg/L DCF 

Densitate de curent   

[A/m2] 

i la E=0,7 V  

[A] 

Δi 

[A] 
i la E=1,0 V 

[A] 

Δi 

[A] 

0 (conc.ini.) 
2,62·10-6 

(dil. 1:4) 
1,01·10-5 

2,42·10-6 

(dil. 1:4) 
9,00·10-6 

100 
1,17·10-6 

(dil. 1:4) 
4,40·10-6 

1,85·10-6 

(dil. 1:4) 
6,71·10-6 

200 
1,15·10-6 

(dil. 1:4) 
4,32·10-6 

1,72·10-6 

(dil. 1:4) 
6,19·10-6 

300 
1,07·10-6 

(dil. 1:4) 
4,00·10-6 

1,70·10-6 

(dil. 1:4) 
6,11·10-6 

 

 

Tabelul 5.9. Valorile curentului util (Δi) determinat pentru evaluarea concentrației de DCF 

rezultată din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la o concentraţie a soluţiei 

iniţiale de 50 mg/L DCF 

 

Densitate de curent   

[A/m2] 

i la E=0,7 V  

[A] 

Δi 

[A] 
i la E=1,0 V 

[A] 

Δi 

[A] 

0 (conc.ini.) 2,64·10-6 2,55·10-6 2,46·10-6 2,30·10-6 

100 2,77·10-7 2,01·10-7 7,56·10-7 5,88·10-7 

200 2,54·10-7 1,78·10-7 6,13·10-7 4,45·10-7 

300 1,55·10-7 7,94·10-8 3,95·10-7 2,27·10-7 
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Tabelul 5.10. Valorile curentului util (Δi) determinat pentru evaluarea concentrației de DCF 

rezultată din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la o concentraţie a soluţiei 

iniţiale de 100 mg/L DCF 

 

Densitate de curent   

[A/m2] 

i la E=0,7 V  

[A] 

Δi 

[A] 
i la E=1,0 V 

[A] 

Δi 

[A] 

0 (conc.ini.) 
1,36·10-6  

(dil. 1:2) 
2,54·10-6 

2,52·10-6 

(dil. 1:2) 
4,72·10-6 

100 4,72·10-7 3,96·10-7 1,06·10-6 8,92·10-7 

200 4,72·10-7 3,96·10-7 8,17·10-7 6,49·10-7 

300 2,90·10-7 2,14·10-7 7,54·10-7 5,86·10-7 

 

 

Tabelul 5.11. Valorile curentului util (Δi) determinat pentru evaluarea concentrației de DCF 

rezultată din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la o concentraţie a soluţiei 

iniţiale de 200 mg/L DCF 

 

Densitate de curent   

[A/m2] 

i la E=0,7 V  

[A] 

Δi 

[A] 
i la E=1,0 V 

[A] 

Δi 

[A] 

0 (conc.ini.) 
2,62·10-6 

(dil. 1:4) 
1,01·10-5 

2,42·10-6 

(dil. 1:4) 
9,00·10-6 

100 4,79·10-6 4,71·10-6 5,13·10-6 4,96·10-6 

200 8,14·10-7 7,38·10-7 1,79·10-6 1,62·10-6 

300 7,28·10-7 6,52·10-7 1,53·10-6 1,36·10-6 
 

Pe baza datelor din Tabelele 5.6 – 5.11 s-a calculat randamentul de diminuare a 

maximelor de curent (ηreducere) la + 0,7 V/ESC şi + 1 V/ESC. Valorile acestuia pentru 

concentraţiile de DCF în soluţiile iniţiale şi densitaţile de curent aplicate pentru cele două 

compoziţii de anod sunt redate în Tabelele 5.12 si 5.13.  

 

Tabelul 5.12. Randamentul de diminuare a maximului de curent în experimentele de 

voltametrie ciclică pe DDB efectuate cu soluţiile electrolizate rezultate la degradarea 

electrochimica a DCF pe anozi de Ti/RuO2-TiO2 la diferite densităţi de curent  

şi 120 min de electroliză 

 

Concentraţia DCF 

în soluţia iniţiala 

[mg/L] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Randamentul de diminuare 

a maximului de curent la 

E = + 0,7 V/ESC 

 [%] 

Randamentul de diminuare 

a maximului de curent la  

E = + 1 V/ESC 

[%] 

50 

100 

200 

300 

73,92 

90,39 

97,83 

58,52 

79,82 

91 

100 

100 

200 

300 

53,14 

57,87 

65,70 

58,05 

58,47 

69,06 

200 

100 

200 

300 

56,43 

57,22 

60,39 

25,44 

31,11 

32,22 
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Tabelul 5.13. Randamentul de diminuare a maximului de curent în experimentele de 

voltametrie ciclică pe DDB efectuate cu soluţiile electrolizate rezultate la degradarea 

electrochimică a DCF pe anozi de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la diferite densităţi de current 

şi 120 min de electroliză 

 

Concentraţia DCF 

în soluţia iniţiala 

[mg/L] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Randamentul de diminuare 

a maximului de curent la 

E = + 0,7 V/ESC 

[%] 

Randamentul de diminuare 

a maximului de curent la  

E = + 1 V/ESC 

[%] 

50 

100 

200 

300 

92,10 

93,00 

96,89 

74,43 

80,65 

90,13 

100 

100 

200 

300 

84,40 

84,40 

91,57 

81,10 

86,25 

87,58 

200 

100 

200 

300 

53,36 

92,69 

93,54 

44,88 

82,00 

84,88 
 

După cum se vede în Tabelele 5.12 şi 5.13 pentru ambele compoziţii de anod 

creşterea randamentul de diminuare a maximului de curent a avut loc mult mai repede la    

+0,7 V/ESC decât la +1 V/ESC, posibil ca rezultat al formării produşilor de degradare. 

Corelând aceste rezultate (i) cu cele ale îndepărtării COT care indică că pe Ti/RuO2-TiO2 

mineralizarea a decurs mai eficient decât pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, (ii) cu evoluţia 

A277 din spectrele UV şi (iii) analiza GC-SM care indică că pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a 

prevalat în masură mai mare formarea produşilor de degradare în detrimentul mineralizării 

lor, putem concluziona că evoluţia maximului de curent de la +1 V/ESC este o masură a 

unei degradări mai avansate, dar nu a mineralizarii DCF.  

Prin urmare, în ceea ce priveşte eficienţa ADS în degradarea DCF (formarea 

produşilor de degradare) exprimată ca randamnent de scădere a maximului de curent, anozii 

de Ti/RuO2-TiO2 sunt comparabili cu anozii de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la 50 mg/L DCF 

şi mai puţin eficienţi la 100 si 200 mg/L DCF. 

 

5.2.1.5. Concluzii parţiale  

 Degradarea DCF pe compoziţiile de anod Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-

RuO2 s-a studiat pentru concentraţii de 50, 100 şi 200 mg/L DCF în electrolit suport Na2SO4 

0,1 M, densitate de curent de 100, 200 şi 300 A/m2, timp de electroliză de 30, 60 şi 120 min 

şi o valoare a pH-ului de 5,8.  

Formarea produşilor de degradare ai DCF, precum şi degradarea lor ulterioară a fost 

pusă în evidenţă în spectrele UV ale soluţiilor rezultate în urma degradării pe Ti/RuO2-TiO2 
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şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 prin deplasări ale maximului A277 şi în unele cazuri creşterea 

valorii sale faţă de valoarea iniţială urmată de scăderea ei odată cu creşterea densităţii de 

curent şi a timpului de electroliză. 

Analiza spectrelor UV şi valorile COT ale soluţiilor electrolizate au demonstrat 

eficienţa ADS în degradarea avansată a DCF. Alături de degradarea DCF a avut loc şi un 

proces de mineralizare a acestuia, rezultatele cele mai bune obţinându-se în cazul ambelor 

compoziţii de anod la 300 A/m2 şi 120 min de electroliză, îndepărtarea COT fiind de 44,17% 

pentru Ti/RuO2-TiO2 şi respectiv 39,73% pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Analiza COT 

a demonstrat de asemenea şi că pe cele două compoziţii de anod studiate a avut loc 

deschiderea ciclurilor aromatice. Aceste rezultate sunt în concordanță cu previziunile 

rezultate în urma analizei comportării electrochimice a materialelor de anod prin VC în 

prezența DCF. 

Analiza GC-SM a arătat că pentru ambele compoziţii de anod a avut loc ruperea 

legaturii N-nucleu aromatic substituit cu gruparea CH2-COO- şi că degradarea pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a dus la un număr mai mare de intermediari, pentru această 

compoziţie de anod predominând formarea produşilor de degradare în detrimentul 

mineralizării lor.  

Comparând îndepărtarea COT pentru ADS şi DDB se vede cu uşurinţă că din punctul  

de vedere al mineralizării DDB are performanţe mai bune. Astfel, la 200 mg/L DCF şi       

75 A/m2 pe DDB s-a obţinut o îndepărtare COT de 89,20% faţă de 44,17% pe Ti/RuO2-TiO2 

şi respectiv 39,73% pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Neajunsul major al DDB este acela că în 

timpul experimentelor acest anod a suferit desprinderi ale stratului de DDB de pe suportul 

electrodului deşi densităţile de curent aplicate nu au fost mari (cel mult 75 A/m2). 

Din acest punct de vedere, al rezistenţei în mediul de lucru, ADS au dovedit o bună 

comportare. Nu s-a constatat desprinderea peliculei electrocatalitice de pe suport. In plus, 

asa cum este prezentat în secţiunea 5.2.5.1, deşi ADS nu sunt atât de eficienţi din punctul de 

vedere al mineralizării, induc biodegradabilitatea efluenţilor cu conţinut de DCF şi sunt mai 

ieftini. Aceste constatări recomandă ADS ca şi candidaţi potenţiali pentru 

îndepărtarea/degradarea DCF. 

Procesul de degradare a diclofenacului prin electrooxidare pe Ti/RuO2-TiO2 şi 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a fost evaluat cu ajutorul tehnicii VC şi a electrodului de DDB, 

pentru care s-a dezvoltat o metodologie de detecție a DCF, dar care nu face obiectul acestei 

teze. Maximele curentului anodic înregistrate la +0,7 V și respectiv, +1 V vs. ESC sunt 

BUPT



104 

 

direct proporționale cu concentrația DCF și a intermediarilor. Totuși, pentru +1V vs. ESC nu 

a fost posibilă identificarea intermediarilor.  

  Dispariţia totală a maximului de curent în voltamogramele ciclice la valoarea mai 

mare a potenţialului (+1V/ESC) poate fi atribuită unui proces de degradare avansată, dar nu 

a mineralizării  DCF. 

Pe baza randamentului de scădere a maximului de curent la 0,7 V/ESC şi +1 V/ESC   

s-a  constatat că degradarea DCF la concentraţia de 100 şi 200 mg/L a fost mai eficientă pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 pentru oricare densitate de curent aplicată de 100, 200 şi 300 

A/m2 şi 120 min de electroliză. Aceste rezultate, corelate cu cele cele obţinute pentru 

îndepărtarea COT care indică Ti/RuO2-TiO2 mai eficient în mineralizarea DCF, evoluţia 

A277 şi analiza GC-SM, arată că pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 predomină formarea 

produşilor de degradare în defavoarea mineralizării lor. 

  

 

5.2.2. Electrodegradarea naproxenului pe ADS 

 

 
5.2.2.1. Caracterizarea spectrofotometrica a NPX  

Structura chimică a NPX, acid (2S)-2-(6-Metoxi-2-naftil)propanoic, este redată în 

Fig. 5.41, iar spectrul în UV în Fig. 5.42 şi 5.43. Spectrul în UV al NPX prezintă trei benzi 

de absorbţie în domeniul 200-350 nm. Banda cea mai intensă are maximul la 231 nm şi este 

atribuită tranziţiilor n-σ* ale grupării metoxi din structura compusului [17]. Cea de a doua 

bandă are intensitate mult mai redusă şi este situată între 250-300 nm având maxime la 264 

şi 272 nm care sunt atribuite tranziţiilor π – π* din nucleul aromatic [18,19]. A treia bandă 

este situată între 300-350 nm are o intensitate mai redusă comparativ cu banda a doua, iar 

maximele specifice sunt situate la 318 şi 331 nm care sunt atribuite tranziţiilor π – π* din 

nucleul aromatic, respectiv n - π*  din gruparea carboxilică [19,20].  

 

CH3

OH

O
H3C

O
 

 

 Fig. 5.41. Structura chimică a NPX 
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  Fig.5.42. Spectrul de absorbţie în UV al NPX       Fig.5.43. Spectrul de absorbţie în UV al NPX 

                            în Na2SO4 0,1 M;                                                    în Na2SO4 0,1 M; 

                      domeniu UV: 200-400 nm                                     domeniu UV: 250-350 nm 

 

5.2.2.2. Influența concentrației NPX asupra performanței procesului de  

electrodegradare pe ADS  

 

 Intrucât forma spectrului de absorbție în UV a NPX prezintă mai multe maxime, în 

continuare se discută evoluția acestui spectru în timpul procesului de electrodegradare 

pentru fiecare concentrație NPX studiată.  

 

a) Eficienţa electrodegradării NPX pentru concentraţia de 10 mg/L 

 

 Din analiza evoluţiei spectrelor de absorbţie în UV în funcţie de timpul de 

electroliză, densitatea de curent şi concentraţie s-a observat că ele prezintă modificări 

importante privind alura, inclusiv dispariţia maximelor specifice ale NPX.  

Spectrele în UV ale soluţiilor rezultate în urma electrodegradării NPX la concentratia 

de 10 mg/L pe Ti/RuO2-TiO2 şi 100 A/m2 sunt redate în Fig. 5.44 şi 5.45. Se observă 

diminuarea progresivă a absorbanţei la 231 nm în funcţie de timpul de electroliză: dupa 60 

min diminuarea absorbanţei a fost de 65,19%, iar după 120 min 81,11% (Tabelul 5.14). 

După 180 min nu se înregistrează diminuarea semnificativă a absorbanţei, ea având valoarea 

de 85,19%. Evoluţia acestei benzi arată că procesul de oxidare a avut loc în proporţie 

importantă asupra grupării metoxi, iar conform datelor publicate are loc conversia ei în 

grupa hidroxil [21-23]. La densităţi de curent mai mari, 200 şi 300 A/m2, absorbanţele au 

fost mai mici cu 89,63% şi respectiv 91,85% după 180 min. 
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Evoluţia spectrelor în UV pentru electrodegradarea pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a 

fost similară. Diminuarea absorbanţelor la 231 nm după 180 min şi densităţile de curent de 

100, 200 şi 300 A/m2 au fost de 86,3%, 88,89% şi respectiv 90,74% (Tabelul 5.15). 

Evoluţia absorbanţei la 331 nm în funcţie de timp şi densitatea de curent pentru 

Ti/RuO2-TiO2 relevă diminuarea sa importantă. Astfel, diminuarea a fost de 57,14% la     

100 A/m2 şi 71,43% la 200 şi 300 A/m2, atât la 120 min cât şi la 180 min. Pentru 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 s-au realizat aceleaşi diminuări la 180 min, cu exceptia densităţii 

de curent de 300 A/m2 pentru care s-a obţinut o valoare mai mare, de 85,71%. Scăderea 

intensităţii absorbanţei la 331 nm în funcţie de condiţiile de lucru arată electrodegradarea 

grupării carboxilice.  

Diminuarea semnificativă a absorbanţelor specifice grupărilor metoxi şi carboxilică 

arată că transformarea lor reprezintă prima etapă în procesul electrodegradării NPX, cu 

formarea unor derivaţi metoxi şi hidroxilici ai naftalinei [21,23]. 

Diminuarea importantă a absorbanţei la 318 nm, cu 50% după 180 min pentru 

densităţile de curent de 200 şi 300 A/m2 arată oxidarea parţială a ciclului naftalenic pe 

Ti/RuO2-TiO2. Aceasta este confirmată şi prin evoluţia absorbanţelor tipice nucleelor 

aromatice la 264 nm şi 272 nm. Astfel, pentru 100 A/m2 intensităţile acestor absorbanţe 

cresc după 60 min, comparativ cu cele iniţiale. În cazul densităţilor mai mari, 200 şi          

300 A/m2, creşterea absorbanţelor după 60 min a avut loc într-o masură mai mică şi a fost 

urmată de scăderea lor, de exemplu, cu 9,09% şi respectiv 31,82% după 180 min şi          

300 A/m2. Evoluţia spectrelor indică formarea unor compuşi de oxidare intermediari la 

densităţi de curent mai mici, cu absorbanţe mai intense în UV decât compusul iniţial, NPX. 

Pentru densitaţi de curent şi timp de electroliză mai mare are loc oxidarea avansată a 

intermediarilor formaţi iniţial, fapt confirmat de diminuarea absorbanţelor. 

Variaţia relativă negativă a absorbanţei obţinută în unele cazuri nu înseamnă 

creşterea concentraţiei NPX ci formarea unor compuşi al căror coeficient molar de absorbţie 

la lungimea de undă dată este mai mare decat al NPX. 
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Fig. 5.44. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 10 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; timp de 

electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 
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Fig. 5.45.Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

 anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 10 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2;  

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min;  

domeniu UV: 250-350 nm 
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Tabelul 5.14. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2-TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX:10 mg/L  

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 65,19 -59,09 -22,73 -16,67 28,57 

120 81,11 -50,00 -4,55 16,67 57,14 

180 85,19 -54,55 -13,64 33,33 57,14 

  

200  

  

60 77,41 -31,82 -4,55 16,67 42,86 

120 87,04 -13,64 27,27 50,00 71,43 

180 89,63 -13,64 13,64 50,00 71,43 

  

300  

  

60 82,96 -13,64 22,73 33,33 57,14 

120 89,26 4,55 40,91 50,00 71,43 

180 91,85 9,09 31,82 50,00 71,43 

 

Când electrodegradarea NPX a fost realizată pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 s-au 

observat evoluţii similare ale absorbanţelor în funcţie de condiţiile de lucru. Valorile 

determinate după 180 min şi 300 A/m2 sunt mai mici decât cele iniţiale cu 22,73% la         

264 nm, 40,91% la 272 nm şi 66,67% la 318 nm (Tabelul 5.15). 

Evoluţia procesului de electrodegradare investigat prin analiza COT confirmă 

rezultatele obţinute din analiza spectrelor de absorbţie în UV. Diminuarea COT la densităţile 

de curent de 100, 200 şi 300 A/m2 şi 180 min a fost de 18,63%, 34,17% şi respectiv 45,10 % 

pe Ti/RuO2-TiO2. Când procesul de electrodegradare a fost realizat pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-

RuO2 diminuarea COT a avut succesiv valorile de 15,06%, 16,31% şi respectiv 27,20% 

(valorile COT sunt prezentate în Tabelul 5.23). 

 

Tabelul 5.15. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX:10 mg/L 

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 72,22 -45,45 -18,18 -16,67 14,29 

120 84,44 -27,27 -4,55 0,00 42,86 

180 86,30 -22,73 0,00 16,67 57,14 

  

200  

  

60 78,89 -40,91 -13,64 -16,67 28,57 

120 87,04 -13,64 18,18 33,33 57,14 

180 88,89 0,00 22,73 50,00 71,43 

  

300  

  

60 82,59 -22,73 4,55 0,00 42,86 

120 88,89 4,55 27,27 50,00 71,43 

180 90,74 22,73 40,91 66,67 85,71 
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Evoluţia absorbanţelor arată dinamica procesului de electrodegradare şi formarea în 

prima etapă a unor intermediari care au coeficienţi molari de absorbţie mai mari pentru    

264 nm şi 272 nm decât NPX. Prin GC-SM a fost identificat un intermediar care conţine 

gruparea metoxi, 2-Metoxi-6-vinilnaftalina, alături de compusul 4,5,6-Trimetil-3,4-dihidro-

1(2H)-naftalinona (Tab. 5.16). Trebuie menţionat că 2-Metoxi-6-vinilnaftalina a fost 

identificată în cazul degradării electro-Fenton cu anod DDB [23].  

 

 

Tabelul 5.16. Structura chimică a intermediarilor rezultaţi în urma degradării NPX pe ADS 

 

Denumire intermediar 
Timp de retenţie 

[min]  
Structura chimică 

2-Metoxi-6-vinilnaftalina 15,08 
O

H3C
CH2

 
 

4,5,6-Trimetil-3,4-dihidro-1(2H)-

naftalinona 

 

14,72 

 

 

H3C

CH3 CH3

O  
 

 

b) Eficienţa electrodegradării NPX pentru concentraţia de 50 mg/L 

 

Evoluţia absorbanţei de la 231 nm pentru NPX la concentraţia de 50 mg/L în cazul 

Ti/RuO2-TiO2 şi 100 A/m2 este prezentată în Fig. 5.46 Prin creşterea concentraţiei NPX 

diminuarea absorbanţei de la 231 nm are loc în masură mai mică decât pentru 10 mg/L NPX. 

Astfel, după 60 şi 180 min de electroliză şi 100 A/m2 absorbanţa iniţială de la 231 nm s-a 

diminuat cu 18,45% şi respectiv 35,79% (Tabelul 5.17). Pentru densităţi de curent mai mari, 

de 200 şi 300 A/m2 şi 180 min, procesul este mai intens, diminuarea absorbanţelor a fost de 

76,38% şi respectiv 87,08%. Valoarea obţinută pentru 300 A/m2 este apropiată de cea 

determinată pentru 10 mg/L NPX, 91,85%. Aceste rezultate arată că prin creşterea 

concentraţiei NPX oxidarea grupării metoxi are loc în masură mai mică la 100 şi 200 A/m2, 

dar se menţine ridicată pentru densitatea de curent mai mare. 
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Fig. 5.46. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M   

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; timp de 

electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 
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Fig. 5.47.  Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M   

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min;  

domeniu UV: 250-350 nm 
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Tabelul 5.17. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2-TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX: 50 mg/L 

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 18,45 -17,27 -10,91 -6,67 5,71 

120 28,41 -30,00 -17,27 -6,67 14,29 

180 35,79 -20,91 -9,09 10,00 25,71 

  

200  

  

60 31,37 -10,91 0,00 6,67 22,86 

120 56,83 -12,73 2,73 16,67 40,00 

180 76,38 -16,36 2,73 23,33 48,57 

  

300  

  

60 38,01 -10,91 0,00 6,67 25,71 

120 70,48 -4,55 16,36 33,33 54,29 

180 87,08 -9,09 14,55 40,00 62,86 

 

 

În cazul electrodegradării NPX pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2  după 60 şi 180 min la 

100 A/m2 absorbanţele la 231 nm au fost mai mici cu 21,4% şi 39,85% decât valoarea 

iniţială (Tabelul 5.18). Pentru densităţile de curent mai mari, 200 şi 300 A/m2 diminuarea 

absorbanţelor după 180 min a fost de 61,25% şi respectiv 88,19%. Rezultatele sunt apropiate 

de cele obţinute pentru Ti/RuO2-TiO2 la aceeaşi concentraţie. 

Comparativ cu diminuările înregistrate pentru 10 mg/L NPX după 180 min, valorile 

de mai sus sunt semnificativ mai mici, de 2,17 ori şi 1,45 ori pentru 100 şi respectiv          

200 A/m2. La densitate de curent mai mare, 300 A/m2, diminuarea absorbanţei este apropiată 

celei obţinute la 10 mg/L NPX.  

 

Tabelul 5.18. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX: 50 mg/L 

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 21,40 -9,91 -2,73 -10,00 8,57 

120 35,06 -3,60 6,36 0,00 17,14 

180 39,85 -8,11 -0,91 -3,33 20,00 

  

200  

  

60 18,08 -7,21 -0,91 -3,33 11,43 

120 38,38 -9,91 2,73 0,00 17,14 

180 61,25 -23,42 -11,82 -20,00 20,00 

  

300  

  

60 44,28 -16,22 -7,27 -16,67 14,29 

120 80,07 -16,22 4,55 10,00 40,00 

180 88,19 -3,60 16,36 30,00 57,14 
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Influenţa creşterii concentraţiei NPX la 50 mg/L asupra evoluţiei absorbanţei la    

331 nm în funcţie de condiţiile de electroliză s-a manifestat în acelaşi mod ca şi în cazul 

concentraţiei de 10 mg/L NPX (Fig. 5.47 şi Tabelul 5.17). Pentru electroliza cu Ti/RuO2-

TiO2 şi 100 A/m2 diminuarea absorbanţei dupa 180 min este de 25,71%, de 2,22 ori mai 

mică decât cea determinată în cazul concentraţiei de 10 mg/L NPX.  

La densităţi de curent mai mari, 200 şi 300 A/m2, diminuarea absorbanţei, 48,57% şi 

respectiv 62,86% este de asemenea mai mică, de 1,47 şi respectiv 1,14 ori. La aceste 

densitaţi de curent maximul absorbanţei NPX la 331 nm nu se mai regăseşte în spectru după 

180 de min (Fig. 5.48 şi 5.49).  
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Fig. 5.48. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; timp de 

electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 
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Fig. 5.49. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min;  

domeniu UV: 250-350 nm 

 

 

 

Când electrolizele au fost efectuate cu Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 diminuarea 

absorbanţei la 331 nm după electrooxidare timp de 180 min la densitaţile de 100 şi 200 A/m2 

sunt de 20%. Valorile sunt mai mici decât cele înregistrate pentru Ti/RuO2-TiO2. La 

densitate de curent mai mare, 300 A/m2, valoarea determinată 57,14% este apropiată de cea 

obtinută pe Ti/RuO2-TiO2 (Tabelul 5.18). Maximul absorbanţei la 331 nm se menţine în 

spectru după electrolize la 180 min pentru 100 A/m2, iar la densităţi mai mari el nu se mai 

regăseşte (Fig. 5.50 şi 5.51). 

Diminuările obţinute au fost semnificativ mai mici decât cele pentru 

electrodegradarea NPX la concentraţia de 10 mg/L la cele trei densitaţi de curent studiate: de 

2,86, 3,57 şi respectiv de 1,5 ori. Prin creşterea concentraţiei NPX, dar în aceleaşi conditii de 

timp şi densitate de curent, electrodegradarea grupării carboxilice se realizează cu 

randamente mai mici.  
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Fig. 5.50. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent:  

300 A/m2; timp de electroliză: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min;  

domeniu UV: 200-400 nm 
 
 

      

260 280 300 320 340

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

1,4

1,6

A
b

s
o

rb
a

n
ta

Lungime de unda [nm]

i

i

1

1

2

2

3

3

 

Fig. 5.51. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L;  

densitate de curent: 300 A/m2; timp de electroliză: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;  

3 - 180 min; domeniu UV: 250-350 nm 
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Diminuarea absorbanţei la 318 nm în procesul de electrodegradare a NPX la 

concentraţia de 50 mg/L este mai redusă decât pentru concentraţia anterioară. În cazul 

Ti/RuO2-TiO2 şi 100, 200 şi 300 A/m2 absorbanţele sunt mai mici decât valoarea iniţială cu 

10%, 23,33% şi respectiv 40%, după 180 min. Simultan, absorbanţa de la 264 nm specifică 

scheletului aromatic se măreşte în funcţie de cele trei densitaţi de curent dupa 180 min de 

electroliză după cum urmează: 20,91%, 16,36% şi respectiv 9,09%. De asemenea, pentru 

absorbanţa la 272 nm s-a înregistrat o creştere de 9,09% la 100 A/m2 şi 180 min, urmată de 

diminuarea la 200 şi 300 A/m2 cu 2,73% şi respectiv 14,55%.  

Dinamica absorbanţelor specifice ale NPX în funcţie de condiţiile de electroliză este 

similară celei observate pentru 10 mg/L NPX. Această evoluţie arată formarea în prima 

etapă a unor intermediari metoxinaftalenici de oxidare cu absorbanţe mai mari decât cele 

iniţiale la 100 A/m2. Acumularea acestor intermediari în vecinatatea anodului favorizează 

oxidarea lor, iar diminuarea absorbanţelor la densitaţi de curent mai mari arată 

electrodegradarea lor.  

Diminuările COT după 180 min şi densităţile de curent de 100, 200 şi 300 A/m2 au 

fost de 22,44%, 43,34% şi respectiv 49,30% când electrolizele s-au efectuat cu         

Ti/RuO2-TiO2. Aceste diminuări sunt mai mari decât cele determinate pentru 10 mg/L NPX 

cu 3,81-9,17% (valorile COT sunt prezentate în Tabelul 5.23). 

În cazul procesului de electrodegradare realizat cu Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 

diminuările obţinute au avut succesiv valorile de 25,71%, 33,31% şi respectiv 39,92%, mai 

mari cu 10,65-17,0 mgC/L decât cele obtinute pentru 10 mg/L NPX. 

 

 

b)  Eficienţa electrodegradării NPX pentru concentraţiile de 100 şi 200 mg/L 

 

Evoluţia absorbanţelor la 231 nm pentru electroliza soluţiei conţinând 100 mg/L 

NPX pe Ti/RuO2-TiO2 este prezentată în Tabelul 5.19. La 100 A/m2 diminuarea 

absorbanţelor este mai puţin intensă decât la 50 mg/L NPX. Pentru un timp de electroliză 

mai îndelungat, 180 min, această diferenţă este mai mică cu 3,94%. 

Rezultatele obţinute la 200 A/m2 după 180 min arată că absorbanţele la 231 şi       

331 nm au scăzut mai puţin decât în cazul concentraţiei de 50 mg/L NPX în aceleaşi condiţii 

de lucru, cu 22,31% şi respectiv 5,71%. În acelaşi timp, absorbanţele la 272 şi 318 nm s-au 

diminuat în masură mai mare decât pentru concentraţia anterioară, cu 4,89% şi respectiv 
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2,09%. Absorbanţa corespunzătare pentru 264 nm a crescut cu 3,77%, iar pentru 50 mg/L 

NPX absorbanţa a crescut cu 16,36%. Aceste rezultate arată că prin creşterea concentraţiei 

NPX în aceleaşi condiţii de lucru, grupările metoxi şi carboxilică sunt electrodegradate în 

măsura mai redusă, în schimb sunt electrodegradate mai intens nuceele aromatice.  

Procesul este mai evident la densitatea de curent mai mare, 300 A/m2: absorbanţele 

la 231 si 331 nm sunt mai puţin intense cu 27,82% şi respectiv 8,57%, iar cele la 272 şi   264 

nm au scăzut mai mult, cu 9,26% şi respectiv 22,77%, decât cele observate pentru              

50 mg/L NPX şi 180 min. 

Din analiza evoluţiei spectrelor UV în funcţie de condiţiile de lucru pentru 100 mg/L 

NPX se observă că după 180 min de electroliză şi 200 A/m2 maximele absorbanţelor NPX 

sunt prezente la lungimile de undă de 231, 264, 272, 318 şi 331 nm, dar cu intensitate mai 

mică (Fig. 5.52 şi 5.53). Compusul este încă prezent parţial în soluţie alături de intermediarii 

formaţi în fazele procesului de electrodegradare. 

 

 

Tabelul 5.19. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2-TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX: 100 mg/L 

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă 

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 15,56 -6,13 0,00 0,00 12,86 

120 25,19 -8,49 0,00 5,08 21,43 

180 31,85 -16,04 -7,62 3,39 21,43 

  

200  

  

60 18,52 -2,36 3,33 10,17 21,43 

120 44,44 3,30 15,71 25,42 38,57 

180 54,07 -3,77 7,62 25,42 42,86 

  

300  

  

60 * 32,55 37,62 44,07 50,00 

180 59,26 13,68 23,81 40,68 54,29 

* n.d. (nedeterminata) 
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Fig. 5.52. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2;  

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 
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Fig. 5.53. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2; 

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 180 min; domeniu UV: 250-350 nm 
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Procesul de oxidare al NPX pe ADS şi la densitaţile de curent aplicate este controlat 

de difuzie, aşa cum este arătat în secţiunea 5.2.4.1. Formarea succesivă prin electrodegradare 

a unor intermediari în concentraţii diferite are ca efect un proces de difuzie complex din 

masa soluţiei spre anod. La concentraţii mai mari ale NPX acumularea continuă a 

intermediarilor în apropierea anodului duce la formarea unor gradienţi de concentraţie a 

acestora, care participă în sistem concurenţial cu NPX la electrodegradare, iar datele 

spectrale şi analiza COT arată intensificarea procesului. 

Randamentele pentru mineralizarea NPX la concentraţia de 100 mg/L exprimate prin 

analiza COT sunt dependente de densitatea de curent după cum urmează: 27,73% la         

100 A/m2, 47,89% la 200 A/m2 şi 49,79% la 300 A/m2, după 180 min. Aceste rezultate sunt 

mai mari decât cele obţinute pentru 50 mg/L NPX cu 5,29%, 4,55%, respectiv 0,49% 

(valorile COT sunt prezentate în Tabelul 5.23). 

Pentru 200 mg/L NPX procesul de oxidare la 100 A/m2 este mai intens: dupa 60 min 

absorbanţele masurate la 231 si 331 nm scad cu 40,74% şi respectiv 45,71%. De asemenea 

absorbanţele la 318, 272 şi 264 nm sunt mai mici decât cele iniţiale cu 39,66%, 53,11% şi 

respectiv 49,76% (Tabelul 5.20). Formarea intermediarilor cu coeficienţi molari de absorbţie 

mai mari decât ai compuşilor prezenţi în soluţie la 60 min se observă prin creşterea 

absorbanţelor la 264 şi 272 nm pentru timpi de electroliză mai mari, 120 şi 180 min. La 

densitate de curent mai mare, 200 A/m2, dinamica acestor absorbanţe în funcţie de timpul de 

electroliză se atenuează, arătând că vitezele de oxidare ale NPX şi intermediarilor sunt 

apropiate. 

Pentru 300 A/m2 diminuarea absorbanţelor la 264, 272 şi 318 nm în funcţie de timp 

este continuă, fapt ce indică un proces de electrodegradare mai rapid. După 180 min la 200 

şi 300 A/m2 se observă că diminuarea absorbanţelor la aceste lungimi de undă are valori 

apropiate. 

De asemenea diferenţa mică între diminuarile COT de 65,27% şi respectiv 72,73%, 

arată că eficienţa electrodegradarii NPX la densitate de curent mai mare decât 200 A/m2 cu 

anod de Ti/RuO2-TiO2 nu se măreşte semnificativ (valorile COT sunt prezentate în Tabelul 

5.23). Maximele absorbanţelor la 331, 318 şi 272 nm se aplatizează după electroliza la     

300 A/m2  timp de 180 min, datorită oxidării avansate a NPX. 
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Tabelul 5.20. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX  

pe Ti/RuO2-TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX: 200 mg/L 

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 40,74 49,76 53,11 39,66 45,71 

120 42,59 24,17 29,19 34,48 48,57 

180 53,33 24,17 29,67 37,93 50,00 

  

200  

  

60 40,74 41,71 44,50 43,10 50,00 

120 55,56 36,97 40,67 48,28 55,71 

180 68,15 39,81 46,41 55,17 65,71 

  

300  

  

60 40,74 33,65 35,89 39,66 45,71 

120 61,48 40,28 44,50 51,72 61,43 

180 73,70 41,71 48,80 60,34 70,00 

   

Evoluţia absorbanţelor pentru 100 mg/L NPX şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 la 

densităţile de curent aplicate în funcţie de timpul de electroliză este similară celei prezentate 

mai sus pentru Ti/RuO2-TiO2 (Tabelul 5.21). În cazul concentraţiei de 200 mg/L NPX 

procesul de electrodegradare are loc mai rapid decât în cazul Ti/RuO2-TiO2, formarea 

intermediarilor nefiind pusă în evidenţă (Tabelul 5.22). 

Pentru 100 mg/L NPX şi 100 A/m2 diminuarea absorbanţei la 231, 331 şi 318  nm 

înregistrată dupa 180 min este mai mare cu 5,56-22,03% decât cea observată la 

electrodegradarea pe Ti/RuO2-TiO2. Aceasta arată un proces de electrodegradare mai 

avansat şi este în acord cu diminuarea COT, 39,34%, mai mare cu 11,61% decât în cazul 

probei electrodegradate pe Ti/RuO2-TiO2 (valorile COT sunt prezentate în Tabelul 5.23).      

 

Tabelul 5.21. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX: 100 mg/L 

 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 18,89 9,43 15,71 10,17 24,29 

120 30,74 18,40 22,38 22,03 32,86 

180 37,41 20,28 23,33 25,42 37,14 

  

200  

  

60 27,41 11,32 16,19 13,56 25,71 

120 38,89 17,45 24,76 22,03 35,71 

180 45,56 6,60 14,29 10,17 32,86 

  

300  

  

60 29,26 6,60 14,29 6,78 22,86 

120 48,89 -0,94 8,57 0,00 27,14 

180 70,74 -9,43 4,76 6,78 40,00 
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Tabelul 5.22. Variaţia relativă a absorbanţei pentru electrodegradarea NPX   

pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru; cNPX: 200 mg/L 
 

Densitate de curent 

 [A/m2] 

Timp  

[min]  

Variatia relativă a absorbanţei la diferite lungimi de undă  

[%] 

231 nm 264 nm 272 nm 318 nm 331 nm 

  

100  

  

60 22,22 20,48 23,33 20,69 27,14 

120 47,04 36,19 40,00 37,93 47,14 

180 51,85 53,81 56,67 48,28 55,71 

  

200  

  

60 35,19 33,33 35,71 34,48 41,43 

120 49,26 39,05 42,86 39,66 50,00 

180 57,41 38,10 42,86 39,66 52,86 

  

300  

  

60 40,74 33,81 37,62 34,48 42,86 

120 58,52 33,33 40,00 32,76 50,00 

180 72,59 30,95 40,00 34,48 55,71 
 

In Fig. 5.54 şi 5.55 sunt prezentate ca și exemplu spectrele UV înregistrate pentru 

100 mg/L NPX electrodegradat la 200 A/m2 pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Spectrele de 

absorbţie în UV ale NPX îşi păstrează maximele specifice după 180 min pentru densităţile 

de curent de 100 şi 200 A/m2. La 200 A/m2 diminuarea COT este 40,80%, valoare apropiată 

de cea determinată pentru 100 A/m2 (valorile COT sunt prezentate în Tabelul 5.23). 

La 300 A/m2 pentru 100 şi 200 mg/L NPX maximele absorbanţelor la 331, 318 şi 

272 nm se aplatizează după 180 min, dar se constată o diminuare mai avansată a 

parametrului COT de 48,40% şi respectiv 69,48%, ceea ce denotă un grad mai mare de 

mineralizare. Rezultatele sunt apropiate de cele obţinute pentru Ti/RuO2-TiO2, fiind totuși 

mai mici cu 1,39% şi respectiv 3,25%. 
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Fig. 5.54. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L;  

densitate de curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 min; 2  - 120 min;  

3 – 180 min; domeniu UV: 200-400 nm 
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Fig. 5.55. Spectrele de absorbţie în UV ale NPX în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 100 mg/L;  

densitate de curent: 200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 – 60 mn; 2 - 120 min;  

3 – 180 min; domeniu UV: 250-350 nm 
 
 

Tabelul 5.23. Condiţiile de lucru, îndepărtarea COT  pentru electrodegradarea NPX pe ADS  

la 180 min de electroliză 
COTini: 7,5 mgC/L pentru cini=10 mg/L NPX; 37,52 mgC/L pentru cini=50 mg/L NPX;  

72,54 mgC/L pentru cini=100 mg/L NPX; 147,7 pentru cini=200 mg/L NPX 

 

Compoziţie de 

anod 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Concentraţie NPX [mg/L]/ 

COT [mgC/L] 

Concentraţie NPX [mg/L] / 

Indepărtare COT [%] 

10 50 100 200 10 50 100 200 

 100 6,10 29,10 52,42 67,77 18,63 22,44 27,73 54,12 

Ti/RuO2-TiO2 200 4,94 21,25 37,80 51,30 34,17 43,34 47,89 65,27 

 300 4,12 19,02 36,42 40,28 45,10 49,30 49,79 72,73 

 100 6,37 27,87 44,01 64,50 15,06 25,71 39,34 56,33 

Ti/RuO2/SnO2

-Sb2O5-RuO2 
200 6,28 25,02 42,94 52,50 16,31 33,31 40,80 64,45 

 300 5,46 22,54 37,43 45,08 27,20 39,92 48,40 69,48 

 

 

5.2.2.3. Concluzii parţiale 

A fost studiat procesul de electrodegradare a NPX în soluţii apoase la concentraţia de 

10, 50, 100 şi 200 mg/L pe ADS având compoziţiile Ti/RuO2-TiO2 şi respectiv 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. S-a folosit ca şi electrolit suport Na2SO4 0,1 M, timpul de 

electroliză a fost de 60, 120 si 180 min, iar densitatea de curent aplicată a fost de 100, 200 si 

300 A/m2. 
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Din analiza evoluţiei spectrelor în UV în funcţie de timpul de electroliză, densitatea 

de curent şi concentraţie s-a observat că absorbanţele specifice grupărilor metoxi, 

carboxilice şi scheletului naftalenic al NPX prezintă modificări importante. Rezultatele 

analizei COT au arătat că mineralizarea NPX este dependentă de condiţiile de lucru. 

Absorbanţa la 231 nm atribuită grupării metoxi a prezentat diminuarea cea mai 

intensă pentru concentraţiile de 10 şi 50 mg/L NPX. Astfel, în cazul compoziţiei de   anod 

Ti/RuO2-TiO2, la 100 A/m2 şi 10 mg/L NPX, după 60 min diminuarea absorbanţei a fost de 

65,19%, iar după 180 min 85,19%. La 200 şi 300 A/m2 absorbanţele au fost mai mici decât 

cele iniţiale cu 89,63% şi respectiv 91,85% dupa 180 min. Evoluţia acestei benzi arată un 

proces de electrodegradare în principal al grupării metoxi.  

Pentru concentraţia de 50 mg/L NPX, la densităţile de curent de 100 şi 200 A/m2 

diminuarea absorbanţelor la 231 nm a fost 35,79% şi respectiv 76,38% după 180 min, iar la 

300 A/m2 a fost apropiată de cea determinată pentru 10 mg/L NPX, 87,08%. La concentraţii 

mai mari, 100 şi 200 mg/L  şi 300 A/m2 diminuările au fost de 59,26% şi respectiv 73,70%.  

Rezultate similare s-au obţinut în cazul electrolizelor efectuate cu Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2. Pentru 10 şi 50 mg/L NPX diminuarea absorbanţelor la 231 nm după 180 min 

şi o densitate de curent de 300 A/m2 a fost 90,74% şi respectiv 88,19%. La concentraţii mai 

mari, 100 si 200 mg/L, rezultatele au fost de 70,74% şi respectiv 72,59%.  Rezultatele 

obţinute sunt apropiate pentru cele două compoziţii de anod şi arată o afinitate similară 

pentru electrodegradarea grupării metoxi.  

 Evoluţia absorbanţei la 331 nm în funcţie de timp şi densitatea de curent pentru 

Ti/RuO2-TiO2 relevă diminuarea sa importantă. Astfel, diminuarea a fost de 57,14% la      

100 A/m2 şi 71,43% la 200 şi 300 A/m2, atât la 120 min cât şi 180 min. Pentru 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 s-au obtinut aceleaşi diminuări la 180 min, cu excepţia densităţii 

de curent de 300 A/m2 pentru care s-a obţinut 85,71%. Scăderea intensităţii absorbanţei la 

331 nm în funcţie de condiţiile de lucru arată electrodegradarea grupării carboxilice. La 

concentraţii mai mari ale NPX electrodegradarea grupării carboxilice a avut loc în masură 

mai mică pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 decât pentru Ti/RuO2-TiO2. 

Pentru concentraţiile de 10 şi 50 mg/L NPX la 100 A/m2 se observă creşterea 

absorbanţelor la 264, 272 si 318 nm după 60 min de electroliză pentru ambele compoziţii de 

anod. La densităţi de curent mai mari are loc diminuarea lor progresivă în funcţie de timp 

datorită ectrodegradării parţiale a scheletului naftalenic. Evoluţia absorbanţelor arată 

dinamica procesului şi formarea în primă etapă a unor intermediari care au coeficienţi molari 
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de absorbţie mai mari decat NPX. Prin GC-SM a fost identificat un intermediar conţinând 

gruparea metoxi, 2-Metoxi-6-vinilnaftalina, în acord cu rezultatele raportate anterior în 

literatură.  

Procesul de oxidare NPX pe ADS şi densităţile de curent aplicate este controlat de 

difuzie. Formarea succesivă prin electrodegradare a unor intermediari în concentraţii diferite 

are ca efect un proces de difuzie complex din masa soluţiei spre anod.  

La concentraţii mai mari ale NPX acumularea continuă a intermediarilor în 

apropierea anodului duce la formarea unor gradienţi de concentraţie a acestora, care 

participă în sistem concurenţial cu NPX la electrodegradare, iar datele spectrale şi analiza 

COT arată intensificarea procesului. 

Evoluţia procesului de electrodegradare a NPX investigată prin analiza COT 

confirmă rezultatele obţinute din analiza spectrelor de absorbţie în UV. Oxidarea COT a fost 

dependentă de concentraţia NPX şi densitatea de curent la acelaşi timp de electroliză. Pentru 

10 mg/L NPX la 100, 200 şi 300 A/m2 şi 180 min diminuările COT au fost de 18,63%, 

34,17% şi respectiv 45,10 % pentru Ti/RuO2-TiO2. Când procesul de electrodegradare a fost 

realizat pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 diminuările au fost mai mici, dupa cum urmează: 

15,06%, 16,31% şi respectiv 27,2%.  

Pentru 50, 100 şi 200 mg/L NPX după 180 de min la 100 A/m2 s-a observat o 

diminuare mai mare a COT cu 2,21-11,61% în cazul electrodegradării pe Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 decât pe Ti/RuO2-TiO2.  

La densitaţi de curent mai mari oxidarea COT pentru 50 mg/L a decurs mai eficient 

pe Ti/RuO2-TiO2 comparativ cu Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, iar diminuarea COT a fost de 

49,30% şi respectiv 39,92%, la 300 A/m2 şi 180 min. Diminuarea COT la 100 mg/L şi       

300 A/m2 a fost de 49,79% şi respectiv 48,40% după 180 min. Dar, la 200 mg/L NPX şi în 

aceleaşi condiţii de lucru, diminuarea COT pentru Ti/RuO2-TiO2 a crescut la 72,73% şi 

respectiv 69,48% pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Aceste rezultate sunt în acord cu cele 

observate din analiza spectrelor de absorbţie în UV şi se explică prin acumularea la 

concentraţii mari ale NPX a intermediarilor în apropierea anodului, formarea unor gradienţi 

de concentraţie a acestora şi participarea în sistem concurenţial cu NPX în procesul de 

electrodegradare. 
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5.2.3. Electrodegradarea piroxicamului pe ADS  

 
5.2.3.1. Caracterizarea spectrofotometrică a PXC şi evaluarea electrodegradării PXC 

pe ADS 

       

 În Fig. 5.56 este redată structura chimică a PXC, 4-Hidroxi-2-metil-N-(2-piridinil)-

2H-1,2-benzotiazina-3-carboxamida 1,1-dioxid, iar în Fig. 5.57 spectrul de absorbţie în UV 

a PXC. In Tabelul 5.24 sunt prezentate maximele absorbanţelor specifice pentru unii 

compuşi aromatici [24]. 
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 Fig. 5.56. Structura chimica a PXC      Fig.5.57. Spectrul de absorbţie în UV      

                                                                              al PXC în Na2SO4 0,1 M 

 

  Tabelul 5.24. Maximele absorbanţelor specifice pentru compuşii aromatici; E=banda 

etilenică, B=banda benzenoidă; K=banda de conjugare şi cea datorată substituentului [24] 

 

Compus E B K 
Banda datorată 

substituientului 

benzen 204 254   

fenol 210,5 270   

Benzen disubstituit: 

NO2, NH2 meta 

 280  358 

toluen 206 262   

acid benzoic  275 230  

bezaldehida  280 242 328 

piridina  251, 270   

naftalina 221 285,  311   

 

Maximele de absorbţie ale piroxicamului sunt cele caracteristice derivaţilor 

benzenului, piridinei şi naftalinei: 1. 206 nm; 2. 253 nm; 3. 288 nm; 4. 357 nm. 

În Fig. 5.58 – 5.65 sunt redate spectrele de absorbţie în UV ale soluţiilor rezultate în 

urma degradării electrochimice a PXC din soluţii apoase pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2. In funcţie de concentraţia PXC, densitatea de curent şi timpul de electroliză se 
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remarcă modificări ale spectrelor ca urmare a ruperii legăturii între piridină şi nucleele 

condensate, precum şi oxidarea acestora. Apariţia unor noi maxime la aproximativ 235 şi 

280 nm confirmă degradarea compusului. In Tabelele 5.25 şi 5.26 este redată evoluţia 

absorbanţei în UV în funcţie de procesul de electrodegradare a PXC pe cele două compoziţii 

de anod. 
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Fig. 5.58. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2;  

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.59. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2;  

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.60. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 200 A/m2;  

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.61. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m2;  

timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.62. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent:  

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.63. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 50 mg/L; densitate de curent:  

300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.64. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent:  

200 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 
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Fig. 5.65. Spectrele de absorbţie în UV ale PXC în Na2SO4 0,1 M 

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2; concentraţie iniţială: 200 mg/L; densitate de curent:  

300 A/m2; timp de electroliză: i – 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 – 180 min 

BUPT



129 

 

Tabelul 5.25. Evoluţia absorbanţei în domeniul UV în funcţie de procesul de   

electrodegradare a PXC pe Ti/RuO2-TiO2 

 

Concentraţie 

PXC 

[mg/L] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

Lungime de undă [nm] / Absorbanţa  

206 253 288 357 

 

 

 

50 

 

200 

0 2,12 0,76 0,55 0,97 

60 1,75 0,31 0,37 0,13 

120 1,76 0,21 0,34 0,02 

180 1,73 0,22 0,21 0 

 

300 

60 1,70 0,32 0,31 0,09 

120 1,70 0,15 0,20 0 

180 1,70 0,12 0,09 0 

200 

200 

0 2,11 0,77 0,55 0,99 

60 1,68 0,38 0,39 0,20 

120 1,66 0,31 0,32 0,01 

180 1,63 0,25 0,25 0 

 

 300 

60 1,69 0,37 0,36 0,15 

120 1,65 0,24 0,23 0,01 

180 1,68 0,16 0,13 0 

 

 

 

Tabelul 5.26. Evoluţia absorbanţei din domeniul UV în funcţie de procesul de  

electrodegradare al PXC pe Ti/RuO2/SnO2- Sb2O5-RuO2  

 

Concentraţie 

PXC 

[mg/L] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

Lungime de undă [nm] / Absorbanţa 

206 253 288 357 

 

 

 

50 

 

 

200 

0 2,12 0,76 0,55 0,97 

60 1,71 0,34 0,35 0,19 

120 1,71 0,26 0,25 0,03 

180 1,72 0,20 0,18 0,01 

 

300 

60 1,70 0,31 0,31 0,13 

120 1,63 0,16 0,21 0,01 

180 1,57 0,14 0,11 0 

200 

200 

0 2,11 0,77 0,55 0,99 

60 1,68 0,40 0,39 0,15 

120 1,73 0,27 0,38 0,04 

180 1,67 0,28 0,27 0,01 

 

300 

60 1,67 0,38 0,37 0,16 

120 1,64 0,28 0,27 0,02 

180 1,64 0,21 0,19 0,01 

 

 

 Pe baza datelor din Tabelele 5.25 şi 5.26 s-a calculat variaţia relativă a absorbanţei în 

funcţie de condiţiile de lucru. Rezultatele sunt redate în tabelele 5.27 şi 5.28. 

 

BUPT



130 

 

Tabelul 5.27. Variaţia relativă a absorbanţei în procesul de electrodegradare a PXC                            

pe Ti/RuO2-TiO2  

 

Concentraţie 

PXC 

[mg/L] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

Lungime de undă [nm] / Variaţia relativă a 

absorbanţei [%] 

206 253 288 357 

 

 

50 

 

 200 

60 17,45 59,21 32,72 86,59 

120 16,98 72,36 38,18 97,93 

180 18,39 71,05 61,81 100 

 

300 

60 19,81 57,89 43,63 90,72 

120 19,81 80,26 63,63 100 

180 19,81 84,21 83,63 100 

 

 

 

200 

 

200 

60 20,37 50,64 29,09 79,79 

120 21,32 59,74 41,81 98,98 

180 22,74 67,53 54,54 100 

 

300 

60 19,90 51,94 34,54 84,84 

120 21,80 68,83 58,18 98,98 

180 20,37 79,22 76,36 100 

 

 

 

 

Tabelul 5.28. Variaţia relativă a absorbanţei în procesul de electrodegradare a PXC  

pe Ti/RuO2/SnO2- Sb2O5-RuO2  

 

Concentraţie 

PXC 

[mg/L] 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

Lungime de undă [nm] /  

Variaţia relativă a absorbanţei [%] 

206 253 288 357 

 

 

50 

 

200 

60 19,34 55,26 36,36 80,41 

120 19,34 65,79 54,55 96,91 

180 18,87 73,68 67,27 98,97 

 

300 

60 19,81 59,21 43,64 86,60 

120 23,11 78,95 61,82 98,97 

180 25,94 81,58 80,00 100,00 

 

 

200 

 

200 

60 20,38 48,05 29,09 84,85 

120 18,01 64,94 30,91 95,96 

180 20,85 63,64 50,91 98,99 

 

300 

60 20,85 50,65 32,73 83,84 

120 22,27 63,64 50,91 97,98 

180 22,27 72,73 65,45 98,99 

 

 

In cazul compoziţiei de anod Ti/RuO2-TiO2 se remarcă o diminuare redusă a 

absorbanţei la lungimea de undă de 206 nm cu creşterea timpului de electroliză, indiferent 

de densitatea de curent aplicată şi concentraţia iniţială a soluţiei. Astfel, variaţia relativă a 

absorbanţei la 206 nm se situează  în domeniul 19-26 % pentru concentraţia de 50 mg/L şi 
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18-22% pentru cea de 200 mg/L. Situaţia este diferită pentru celelalte lungimi de undă 

pentru care se înregistrează diminuări semnificative ale absorbanţei cu creşterea timpului de 

electroliză şi a densităţii de curent indiferent de concentraţia iniţială a soluţiei. 

Randamentele cele mai bune de reducere a absorbanţei se înregistrează la lungimea de undă 

de 357 nm, urmată cea de la 253 nm şi respectiv 288 nm. Această diferenţiere poate indica 

că structura ciclului benzenic este puţin afectată, în timp ce ciclul piridinic şi substituenţii 

adiacenţi nucleului aromatic sunt degradaţi cu randamente mai mari [25].  

 Consideraţiile generale de mai sus sunt valabile atât pentru compoziţia de anod 

Ti/RuO2-TiO2 cât şi pentru cea de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Rezultatele cele mai bune 

pentru ambele concentraţii de lucru se obţin la o densitate de curent aplicată de 300 A/m2 şi 

180 min de electroliză.  

  

5.2.3.2. Mineralizarea PXC 

 

Pentru soluţiile obţinute în urma electrodegradării s-au făcut determinări COT. 

Valorile obţinute sunt redate în Tabelul 5.29. Se constată concordanţa între randamentele de 

reducere ale maximelor absorbanţelor în procesul de degradare electrochimică şi evoluţia 

valorilor COT.   

 

Tabelul 5.29. Evoluţia valorilor COT în procesul de degradare a PXC pe ADS  

timp de electroliză: 180 min; COT sol. 200 mg/L PXC: 95,25 mg C/L;                                       

COT sol. 50 mg/L PXC: 25,25 mg C/L 

 

Concentraţie 

PXC 

[mg/L] 

Compoziţia de anod 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

COT 

[mg C/L] 

Indepărtare 

COT 

[%] 

50 

Ti/RuO2-TiO2 
200 20,93 17,12 

300 14,63 42,07 

Ti/RuO2/SnO2- Sb2O5-RuO2 
200 22,03 12,77 

300 20,58 18,51 

200 

Ti/RuO2-TiO2 
200 85,50 10,24 

300 77,25 18,90 

Ti/RuO2/SnO2- Sb2O5-RuO2 
200 89,25 6,30 

300 87,00 8,66 

 

 Examinarea datelor din Tabelul 5.29 arată că procesul de degradare a poluantului 

decurge cu eficienţe mai mari pentru ambele concentraţii ale soluţiilor iniţiale, 50 mg/L şi 

respectiv 200 mg/L PXC, în cazul Ti/RuO2-TiO2 faţă de Ti/RuO2/SnO2- Sb2O5-RuO2. 
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5.2.3.3. Concluzii parţiale 

Degradarea electrochimică a PXC s-a realizat pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2.   Concentraţiile soluţiilor iniţiale au fost de 50 mg/L si respectiv 200 mg/L 

PXC, iar pH-ul a fost de 7. S-au aplicat densităţi de curent de 200 şi 300 A/m2, şi un timp de 

electroliză de 60, 120 şi 180 min. Procesul de degradare a fost urmărit prin înregistrarea 

spectrelor de absorbţie în UV şi determinarea COT.  

 Examinarea spectrelor în UV indică un proces de degradare complex care se explică 

prin ruperea oxidativă a legăturii între piridină şi nucleele condensate, precum şi oxidarea 

acestora. Apariţia unor noi maxime în spectre confirmă oxidarea compusului. 

 Pe baza variaţiei relative a absorbanţei la lungimile de undă corespunzătoare 

maximelor absorbanţei se poate presupune că structura ciclului benzenic este puţin afectată, 

în timp ce ciclul piridinic şi substituenţii adiacenţi nucleului aromatic sunt degradaţi cu 

randamente mai mari. 

Compoziţia de anod Ti/RuO2-TiO2 s-a dovedit a fi mai eficientă în mineralizarea 

PXC decât Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, pentru oricare concentraţie a PXC şi densitate de 

curent aplicată. Astfel, valoarea cea mai bună pentru îndepărtarea COT a fost de 42,07% 

înregistrată pentru concentraţia de 50 mg/L PXC, 300 A/m2 şi 180 min de electroliză.  

 

 

5.2.4. Studii cinetice şi aspecte privind mecanismul procesului de mineralizare. 

Consum energetic 

 
5.2.4.1. Densitate de curent limită. Constantă de transfer de masă 

 

Pentru conducerea unui proces electrochimic în regim galvanostatic, se ține seama de 

faptul că viteza reacției de electrod este controlată fie de către etapa de transfer de sarcină 

electrică sau etapa de transfer de masă a speciilor electroactive din volumul soluţiei către 

electrod în funcţie de densitatea de curent aplicată. Atunci când densitatea de curent aplicată 

este mai mare decât densitatea de curent limită (jlim) procesul este controlat de difuzie, iar 

când densitatea de curent aplicată este mai mică decât jlim procesul este controlat de 

transferul de sarcină electrică. jlim (A/m2) este calculată cu ajutorul (ec.(3)), folosită pentru 

studii similare [22]: 
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                     (3)      

                   

 unde n este numărul de electroni, F este constanta lui Faraday  [96487 C/mol], kd este 

 constanta de transfer de masă [m/s], iar  cR este concentraţia speciilor electroactive în 

 volumul soluţiei [mol/m3]. 

 

 kd a fost calculată din datele analizei COT în acord cu (ec.(4)) [22]:   

 

                          (4)  

    

 unde COT0 şi COT este concentraţia iniţială a carbonului organic total a compusului 

 şi respectiv la timpul t, A este suprafaţa anodică activă (în m2, A = 0,0038 m2), Vol 

 este volumul soluţiei supuse electrolizei (în m3, Vol = 75 · 10-6 m3), iar t este timpul 

 de electroliză (în s, t = 1,08 · 104). 

 

 In tabelele 5.30 - 5.35 sunt redate valorile constantei de transfer de masă şi a 

densităţii de curent limită pentru ADS și se observă că pe măsură ce densitatea de curent 

aplicată creşte kd creşte indiferent de concentraţia compusului studiat pentru amândouă 

compoziţiile de anod. 

Această constatare arată că mineralizarea compuşilor studiaţi a fost favorizată de o 

densitate de curent aplicată mai mare. La aceeaşi densitate de curent aplicată pentru 

amândouă compoziţiile de anod kd creşte pe măsură ce creşte concentraţia compusului 

studiat, ceea ce sugerează că mineralizarea decurge cu viteză mai mare la concentraţii mai 

mari, fapt în acord cu rezultatele analizei spectrelor UV.  

Pentru Ti/RuO2-TiO2 viteza de mineralizare a compuşilor studiaţi scade în secvenţa    

DCF > NPX > PXC pentru concentraţia de 50 mg/L şi NPX > DCF > PXC pentru 

concentraţia de 200 mg/L. Pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 secvenţa este NPX > DCF şi 

PXC pentru concentraţia de 50 mg/L şi NPX > DCF > PXC pentru concentraţia de 200 

mg/L.  De asemenea, se constată că viteza de mineralizare este mai mare pe Ti/RuO2-TiO2 

faţă de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. 
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Valorile jlim au fost mai mici decât cele ale densităţii de curent aplicate practic pentru 

amândouă compoziţiile de anod ceea ce dovedeşte că procesul este controlat de difuzie, fapt 

în concordanţă cu analiza spectrelor UV. 

 

Tabelul 5.30. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimică a DCF pe   

   Ti/RuO2-TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru la 120 min de electroliză 

 

Densitate 

de curent  

[A/m2] 

kd [m/s] şi jlim [A/m2] la diferite concentraţii ale DCF 

50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L 

COT/ 

COT0 
kd·107 jlim 

COT/ 

COT0 
kd·107 jlim 

COT/ 

COT0 
kd·107 jlim 

100 0,79 6,58 0,88 0,69 10,3 2,76 0,64 12,4 6,65 

200 0,60 14 1,88 0,57 15,2 4,07 0,56 15,8 8,48 

300 0,57 15,5 2,07 0,57 15,5 4,15 0,56 16 8,58 

 

 

Tabelul 5.31. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimică a DCF pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru la 120 min de electroliză 

 

Densitate 

de curent  

[A/m2] 

kd [m/s] şi jlim [A/m2] la diferite concentraţii ale DCF 

50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L 

COT/ 

COT0 
kd·107 jlim 

COT/ 

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

100 0,93 2,05 0,27 0,83 5,08 1,36 0,69 10,4 5,56 

200 0,92 2,16 0,29 0,75 7,86 2,11 0,64 12,1 6,51 

300 0,87 3,81 0,51 0,63 12,5 3,35 0,60 13,9 7,45 

 

 

Tabelul 5.32. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimică a NPX pe  

Ti/RuO2-TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru la 180 min de electroliză 

 

Densitate 

de curent  

[A/m2] 

kd [m/s] şi jlim [A/m2] la diferite concentraţii ale NPX 
10 mg/L 50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

100 0,81 3,7  0,10 0,78 4,6  0,62 0,72 5,9  1,59 0,46 14  7,64 
200 0,66 7,6  0,21 0,57 10  1,39 0,52 11  3,20 0,35 19  10,38 
300 0,55 11  0,29 0,51 12  1,67 0,50 12  3,38 0,27 23 12,75 

 

 

Tabelul 5.33. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimică a NPX pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru la 180 min de electroliză 

 

Densitate 

de curent  

[A/m2] 

kd [m/s] şi jlim [A/m2] la diferite concentraţii ale NPX 
10 mg/L 50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

COT/

COT0 
kd·107 jlim 

100 0,85 2,9  0,08 0,74 5,4  0,73 0,61 9,1 2,45 0,44 15 8,13 
200 0,84 3,2  0,09 0,67 7,4 0,99 0,59 9,5 2,57 0,36 18 10,15 
300 0,73 5,8  0,16 0,60 9,3 1,25 0,52 12 3,25 0,31 21 11,65 
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Tabelul 5.34. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimică a PXC pe Ti/RuO2-

TiO2 în funcţie de condiţiile de lucru la 180 min de electroliză 

 

Densitate de 

curent  

[A/m2] 

kd [m/s] şi jlim [A/m2] la diferite concentraţii ale PXC 

50 mg/L 200 mg/L 

COT/COT0 kd·107 jlim COT/COT0 kd·107 jlim 

200 0,83 3,43 0,46 0,90 1,97 1,06 

300 0,58 9,97 1,34 0,81 3,83 2,06 

 

 

Tabelul 5.35. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimică a PXC pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 în funcţie de condiţiile de lucru la 180 min de electroliză 

 

Densitate de 

curent  

[A/m2] 

kd [m/s] şi jlim [A/m2] la diferite concentraţii ale PXC 

50 mg/L 200 mg/L 

COT/COT0 kd·107 jlim COT/COT0 kd·107 jlim 

200 0,87 2,49 0,33 0,94 1,19 0,64 

300 0,82 3,74 0,50 0,91 1,66 0,89 

 

 

5.2.4.2. Consum specific de energie 

 

 Consumul specific de energie (CE) s-a calculat în acord cu (ec.(5)): 

 

                                                  (5) 

 

 unde Ecel este tensiunea pe celulă [în V], t este timpul de electroliză [în h], Vol 

 volumul de soluţie [în L]. 

 

 In tabelele 5.36 şi 5.37 este redat CE pentru cele două compoziţii de anod. 

 

Tabelul 5.36. Consumul specific de energie pentru electrodegradarea poluanţilor pe 

Ti/RuO2-TiO2 

 Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Tensiune pe 

celulă [V] 

Intensitate 

 [A] 

Timp de 

electroliză  

[h] 

Volum 

electrolit 

[L] 

CE 

 [kWh/m3] 

100 

3,1 0,38 1 0,075 15,71 

3,1 0,38 2 0,075 31,41 

3,1 0,38 3 0,075 47,12 

200 

3,6 0,76 1 0,075 36,48 

3,6 0,76 2 0,075 72,96 

3,6 0,76 3 0,075 109,44 

300 

4,1 1,14 1 0,075 62,32 

4,1 1,14 2 0,075 124,64 

4,1 1,14 3 0,075 186,96 
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Tabelul 5.37. Consumul specific de energie pentru electrodegradarea poluanţilor pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 

 

Densitate de 

curent 

[A/m2] 

Tensiune pe 

celulă [V] 

Intensitate 

 [A] 

Timp de 

electroliză  

[h] 

Volum 

electrolit 

[L] 

CE 

 [kWh/m3] 

100 

3,6 0,38 1 0,075 18,24 

3,6 0,38 2 0,075 36,48 

3,6 0,38 3 0,075 54,72 

200 

4,3 0,76 1 0,075 43,57 

4,3 0,76 2 0,075 87,15 

4,3 0,76 3 0,075 130,72 

300 

4,8 1,14 1 0,075 72,96 

4,8 1,14 2 0,075 145,92 

4,8 1,14 3 0,075 218,88 
 

 Nu se constată diferenţe majore în ceea ce priveşte CE între cele două compoziţii de 

anod, dar valorile sunt uşor mai mari pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Valorile din Tabelele 

5.36 şi 5.37 sunt de acelaşi ordin de mărime cu cele raportate anterior în literatură pentru 

oxidarea compuşilor organici pe ADS [26-28]. Se poate concluziona că și din punct de 

vedere economic, compoziţia de anod Ti/RuO2-TiO2 prezintă superioritate pentru degradarea 

poluanților studiaţi. 

 

5.2.5. Aplicatii ale electrodegradării pe ADS pentru ape reale 
 

5.2.5.1. Îmbunătăţirea biodegradabilităţii efluenţilor farmaceutici 
 

 

  Cei mai mulţi dintre compuşii farmaceutici trec prin staţiile de epurare municipale 

neschimbaţi pentru că sunt compuşi biorefractari şi ca urmare pătrund în apele de suprafaţă. 

Prezenţa acestor compuşi este nedorită în mediul acvatic deoarece ei pot avea efecte nedorite 

asupra organismelor care se găsesc în acest mediu. De aceea este necesar să se 

îmbunătăţească biodegradabilitatea efluenţilor farmaceutici înainte de evacuarea lor în 

sistemul de canalizare.  

În acest scop s-au aplicat o serie de metode bazate pe utilizarea ADS pentru 

îmbunătăţirea biodegradabilităţii unui efluent farmaceutic sintetic cu conţinut de DCF (EF-

DCF): electrochimică, foto-electrochimică şi combinată electrochimic-fotocatalitic. 

Tratabilitatea biologică a efluentului supus epurării şi a celui rezultat în urma ei a fost 
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evaluată prin determinarea raportului dintre consumul biochimic de oxigen (CBO5) şi 

consumul chimic de oxigen (CCO), raport notat în continuare cu R. 

 Datele prezentate în Tabelul 5.38 au arătat mineralizarea în proporţie redusă a 

compuşilor din EF-DCF, scădera CCO fiind de 4,5 până la 8%. Contrar, CBO5 a crescut prin 

aplicarea metodelor bazate pe utilizarea ADS cu 85-92%. Ca urmare, R a crescut şi 

biodegradabilitatea EF-DCF a fost mult îmbunătăţită. Astfel, efluentul poate fi supus unei 

degradări biologice eficiente [29]. 

 

Tabelul 5.38. Condiţiile de lucru pentru metodele bazate pe utilizarea ADS şi  

valorile CCO, CBO5 şi R 

CCOini = 583 mgO2/L; CBO5 ini = 29 mgO2/L; Rini=0,05 
 

Metoda bazată 

pe utilizarea 

ADS 

Fotocatalizator 

 

Fotocataliză 

[min] 

Densitate 

de curent  

[A/m2] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

CCO  

[mgO2/L] 

CBO5  

[mgO2/L] 
R 

electrochimică - - 300 120 545 185 0,34 

foto-

electrochimică 
- - 300 120 554 227 0,41 

combinată 

electrochimic- 

fotocatalitic  

Z-TiO2-Ag 60 300 120 537 253 0,47 

combinată 

electrochimic- 

fotocatalitic  

Z2-TiO2 60 300 120 557 345 0,62 

 

 

5.2.5.2. Aplicaţii ale electrodegradării pe ADS pentru ape reale cu conţinut de 

antiinflamatoare nesteroidiene 

 
5.2.5.2.1. Electrodegradarea pe ADS a DCF din efluentul unei staţii de epurare 

municipale 
    

 Rezultatele obţinute pentru electrodegradarea DCF pe ADS din eflentul unei staţii de 

epurare  sunt prezentate în Tabelul 5.39. 

 

Tabelul 5.39. Concentraţia reziduală a DCF în soluţiile sintetice şi EF-DCF 

concentraţie iniţială: 1 mg/L DCF, densitate de curent: 300 A/m2; timp de electroliză: 120 min 

 

Tip de soluţie Compoziţie de anod 
pH 

iniţial 

Concentraţie 

reziduală DCF  

[mg/L] 

Randament 

îndepartare DCF 

[%] 

soluţie sintetica Ti/RuO2-TiO2 
5,8 0,43 57 

11 0,29 71 

soluţie sintetica Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 
5,8 0,26 74 

11 0,14 86 

EF-DCF Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 11 0,47 53 
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 Datele din Tabelul 5.39 arată că pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 s-a obţinut cel 

mai bun randament de îndepărtare a poluantului din soluţiile sintetice, care poate fi pus pe 

seama mineralizării, dar mai ales a degradării (formarea produşilor de degradare), aşa cum  

s-a arătat în cadrul secţiunilor 5.2.1.2 şi 5.2.1.4.   

 Randamentul de îndepărtare a DCF din efluentul staţiei de epuare la o densitate de 

curent de 300 A/m2 şi un timp de electroliză de 120 min pe anozi de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-

RuO2 a fost mai mic decât cel obţinut în aceleaşi condiţii pe soluţii sintetice, ceea ce reflectă 

influenţa matricii în care se află DCF [30]. 

 

5.2.5.2.2. Degradarea avansată a unui amestec de antiinflamatoare nesteroidiene prin 

electrodegradare pe ADS  
 

In Tabelele 5.40 şi 5.41 sunt redate condiţiile de lucru şi randamentele de îndepărtare 

din efluentul staţiei de epurare municipale a poluanţilor diclofenac (DCF), ibuprofen (IBP) 

şi naproxen (NPX). 

Examinarea datelor tabelate demonstrează eficienţa ADS în îndepărtarea poluanţilor 

studiaţi din efluentul staţiei de epurare municipale. Atât pe anozii Ti/RuO2-TiO2 cât şi pe cei 

de Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 are loc practic îndepărtarea DCF şi NPX cu randamente de 

peste 99%, indiferent de densitatea de curent aplicată (50, 100, 200 sau 300 A/m2) şi timpul 

de electroliză (120 sau 180 min). 

Datele din tabelele 5.40 şi 5.41 alături de rezultatele prezentate în secţiunile 

anterioare (5.2.1 şi 5.2.5.2.1) demonstrează ca ambele  compoziţii de anod asigură 

degradarea/mineralizarea DCF pentru un domeniu larg de concentratii, de la zeci de μg/L la 

zeci sau sute de mg/L. 

 

Tabelul 5.40. Condiţiile de lucru în experimentele de degradare electrochimică a unui 

amestec de poluanţi pe Ti/RuO2-TiO2 

concentraţii iniţiale poluanţi: 48 μg/L DCF, 38 μg/L IBP şi 41 μg/L NPX 
 

Densitate de 

curent 

[A/m2] 

Tensiune pe 

celulă [V] 

Timp de 

electroliză 

[min] 

Poluant 
Randament de 

îndepartare [%] 

DCF 

[μg/L] 

IBP 

[μg/L] 

NPX / 

[μg/L] 
DCF  IBP  NPX 

50 
2,5 120 < 0,2 19 < 0,2 > 99,6 50,0 > 99,5 

2,5 180 < 0,2 6 < 0,2 > 99,6 84,2 > 99,5 

100 
2,9 120 < 0,2 13 < 0,2 > 99,6 65,8 > 99,5 

2,9 180 < 0,2 5 < 0,2 > 99,6 86,8 > 99,5 

200 
3,5 120 < 0,2 12 < 0,2 > 99,6 68,4 > 99,5 

3,5 180 < 0,2 3 < 0,2 > 99,6 92,1 > 99,5 

300 
3,8 120 < 0,2 5 < 0,2 > 99,6 86,8 > 99,5 

3,8 180 < 0,2 < 0,4 < 0,2 > 99,6 > 99,0 > 99,5 
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Tabelul 5.41. Condiţiile de lucru  în experimentele de degradare electrochimică a unui 

amestec de poluanţi pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 

concentraţii iniţiale poluanţi: 48 μg/L DCF, 38 μg/L IBP şi 41 μg/L NPX 

 

Densitate de 

curent 

[A/m2] 

Tensiune pe 

celulă 

 [V] 

Timpul de 

electroliză 

[min] 

Poluant 
Randament de 

îndepartare / % 

DCF 

[μg/L] 

IBP  

[μg/L[ 

NPX 

[μg/L] 
DCF  IBP NPX 

50 
3,3 120 < 0,2 12 < 0,2 > 99,6 68,4 > 99,5 

3,3 180 < 0,2 5 < 0,2 > 99,6 86,8 > 99,5 

100 
3,8 120 < 0,2 8 < 0,2 > 99,6 78,9 > 99,5 

3,8 180 < 0,2 < 0,4 < 0,2 > 99,6 > 99,0 > 99,5 

200 
4,6 120 < 0,2 4 < 0,2 > 99,6 89,5 > 99,5 

4,6 180 < 0,2 < 0,4 < 0,2 > 99,6 > 99,0 > 99,5 

300 
4,9 120 < 0,2 2 < 0,2 > 99,6 94,7 > 99,5 

4,9 180 < 0,2 < 0,4 < 0,2 > 99,6 > 99,0 > 99,5 

 

5.2.5.3. Concluzii parţiale 

 

 Experimentele efectuate pentru îmbunătăţirea biodegradabilităţii unui efluent cu 

conţinut de DCF caracterizat printr-o biodegradabilitate scăzută s-au efectuat cu ajutorul 

următoarelor metode bazate pe utilizarea ADS: electrochimică, foto-electrochimică şi 

combinată electrochimic-fotocatalitic. Toate metodele aplicate au fost eficiente şi au dus la 

creşterea raportului R de la 0,05 la valori cuprinse între 0,30 şi 0,62 ceea ce asigură efluenţi 

care pot fi supuşi unei biodegradări eficiente în staţiile de epurare municipale. 

 Experimentele de degradare a unui amestec de poluanţi organici din categoria 

compuşilor farmaceutici de tipul AINS: DCF, IBP şi NPX dozaţi într-un efluent al unei staţii 

de epurare municipale (zeci g/L) au fost efectuate prin aplicarea electrodegradării pe ADS 

având compoziţiile de anod: Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2.  

 S-au obţinut randamente de îndepărtare mai mari decât 99% pentru oricare dintre 

poluanţii studiaţi pentru oricare dintre cele două compoziţii de anod utilizate. 
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Capitolul 6.   

Concluzii finale 

 

 
Tema de cercetare abordează îndepărtarea/degradarea poluanţilor organici biorefractari 

de tipul compușilor activ farmaceutici din clasa antiinflamatoarelor nesteroidiene din ape 

uzate prin electrodegradare pe anozi de dimensiuni stabile (ADS), care conţin un strat de oxizi 

metalici conductivi cu proprietăţi electrocatalitice depus pe suport de titan. 

Compoziţiile de anod studiate  în această teză au fost : 

1. Ti/RuO2- TiO2          Raport molar  Ru:Ti  în soluţia precursoare 30:70 

2. Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2    Raport molar  Sn:Sb:Ru în soluţia precursoare 94:3:3 

 ADS au fost obţinuţi prin descompunerea termică a sărurilor corespunzătoare oxizilor 

conţinuţi în pelicula electrocatalitică. Caracterizarea peliculelor electrocatalitice din punct de 

vedere morfologic şi structural s-a realizat prin microscopie cu scanare de electroni (MSE), 

difracţie de raze X (DRX) şi din punct de vedere al proprietăţilor electrochimice prin 

voltametrie ciclică (VC). 

 Ca modele de poluanţi au fost aleşi compuşi organici biorefractari şi anume, compuşi 

activi farmaceutici de tipul antiinflamatoarelor nesteroidiene: diclofenac (DCF), naproxen 

(NPX) şi piroxicam (PXC). Indepărtarea/degradarea acestor poluanţi s-a realizat atât din 

soluţii sintetice cât şi din ape reale, individual sau în amestec, fiind stabiliţi parametrii optimi 

de operare pentru conducerea electrodegradării poluanţilor pe ADS.  

Caracterizarea efluenţilor rezultaţi s-a făcut prin spectrometrie de absorbţie în 

ultraviolet şi vizibil (UV/Vis), determinare de carbon organic total (COT), consum chimic de 

oxigen (CCO), consum biochimic de oxigen (CBO5). Determinarea calitativă a produşilor de 

degradare s-a efectuat prin gaz-cromatografie cuplată cu spectrometrie de masă (GC-SM), iar 

determinarea concentraţiilor reziduale de antiinflamatoare prin cromatografie de lichide de 

înaltă performanţă (CLIP) cu detecţie UV. 

Imaginile MES ale electrozilor ADS cu peliculă de oxizi ai metalelor nobile şi oxizi ai 

metalelor nenobile au prezentat o morfologie a suprafeţei relativ compactă.  

 Spectrele DRX au confirmat că în pelicula electrocatalitică cu conţinut de metale 

nobile sunt prezenţi oxizii TiO2 şi RuO2. De asemenea, în pelicula electrocatalitică cu conţinut 

de metale nenobile a fost identificat  SnO2, în timp ce prezenţa oxizilor de Sb2O5, RuO2 şi TiO2  

nu a putut fi identificată cu certitudine. 

 VC a permis caracterizarea electrochimică a ADS în prezența poluanților,       

stabilindu-se fereastra de potențial pentru fiecare compoziție de anod și implicit, valoarea 
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potențialului de descărcare a oxigenului. Rezultatele obţinute prin analizarea voltamogramelor 

ciclice au arătat că prezența poluanților nu a influențat semnificativ forma acestora, 

evidențiindu-se efecte de polarizare/depolarizare în funcție de compoziția de anod și de tipul 

poluantului. Aceste rezultate arată că oxidarea poluanților urmăriți în scopul 

degradării/mineralizării lor ar putea decurge doar în domeniul de potențial/curent 

corespunzător descărcării oxigenului.  

Degradarea DCF pe compoziţiile de anod Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 

a fost efectuată la concentraţia de 50, 100 şi 200 mg/L DCF în electrolit suport Na2SO4 0,1 M, 

densitate de curent de 100, 200 şi 300 A/m2, timp de electroliză de 30, 60 şi 120 min şi o 

valoare a pH-ului de 5,8.  

Formarea produşilor de degradare ai DCF, precum şi degradarea lor ulterioară a fost 

pusă în evidenţă în spectrele UV ale soluţiilor rezultate în urma degradării pe Ti/RuO2-TiO2 şi 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 prin deplasări ale maximului A277 şi în unele cazuri creşterea 

valorii sale faţă de valoarea iniţială urmată de scăderea ei odată cu creşterea densităţii de 

curent şi a timpului de electroliză. 

Analiza spectrelor UV şi valorile COT ale soluţiilor electrolizate au demonstrat 

eficienţa ADS în degradarea avansată a DCF, punându-se în evidență desfăşurarea unui 

proces de mineralizare a acestuia, rezultatele cele mai bune obţinându-se în cazul ambelor 

compoziţii de anod la 300 A/m2 şi 120 min de electroliză, îndepărtarea COT fiind de 44,17% 

pentru Ti/RuO2-TiO2 şi respectiv 39,73% pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Analiza COT 

coroborată cu analiza spectelor UV a demonstrat de asemenea şi deschiderea ciclurilor 

aromatice pe cele două compoziţii de anod studiate. 

Analiza GC-SM a arătat că pentru ambele compoziţii de anod a avut loc ruperea 

legaturii NH-nucleu aromatic substituit cu gruparea CH2-COO- şi că degradarea pe 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 a dus la un număr mai mare de intermediari, pentru această 

compoziţie de anod predominând formarea produşilor de degradare în detrimentul 

mineralizării lor.  

Un aspect foarte important al acestui studiu îl reprezintă evaluarea procesului de 

degradare a DCF prin electrooxidare pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 cu 

ajutorul tehnicii VC utilizând electrodul de diamant dopat cu bor. Evaluarea evoluției 

voltamogramelor ciclice înregistrate după aplicarea electrodegradării pe ADS coroborată cu 

analiza spectrelor UV a permis caracterizarea procesului de degradare a DCF funcție de 

parametrii de operare. Aceste rezultate corelate cu cele cele obţinute pentru îndepărtarea COT 

care indică Ti/RuO2-TiO2 mai eficient în mineralizarea DCF, evoluţia A277 şi analiza GC-SM, 
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arată că pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 predomină formarea produşilor de degradare în 

defavoarea mineralizării lor. 

Studiul procesului de electrodegradare a NPX pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 a fost condus astfel încât să urmărească influența concentraţiei inițiale a NPX, 

10, 50, 100 şi 200 mg/L, asupra performanţei procesului.  S-a folosit ca şi electrolit suport 

Na2SO4 0,1 M, timpul de electroliză a fost de 60, 120 si 180 min, iar densitatea de curent 

aplicată a fost de 100, 200 şi 300 A/m2. pH-ul de lucru a fost de 7,5. 

Din analiza evoluţiei spectrelor în UV în funcţie de timpul de electroliză, densitatea de 

curent şi concentraţie s-a observat că absorbanţele specifice grupărilor metoxi, carboxilice şi 

scheletului naftalenic al NPX prezintă modificări importante. Rezultatele analizei COT au 

arătat că oxidarea NPX este dependentă de condiţiile de operare. 

Absorbanţa la 231 nm atribuită grupării metoxi a prezentat diminuarea cea mai intensă 

pentru concentraţiile de 10 şi 50 mg/L NPX. Astfel, în cazul Ti/RuO2-TiO2, la 100 A/m2 şi    

10 mg/L NPX, după 60 min diminuarea absorbanţei a fost de 65,19%, iar după 180 min 

85,19%. La 200 şi 300 A/m2 absorbanţele au fost mai mici decât cele iniţiale cu 89,63% şi 

respectiv 91,85% dupa 180 min. Evoluţia acestei benzi arată că procesul de electrodegradare 

are loc în proporţie importantă asupra grupării metoxi.  

Pentru concentraţia de 50 mg/L NPX, la densităţile de curent de 100 şi 200 A/m2 

diminuarea absorbanţelor la 231 nm au fost 35,79% şi respectiv 76,38% după 180 min, iar la 

300 A/m2 a fost apropiată de cea determinată pentru 10 mg/L NPX, 87,08%. La concentraţii 

mai mari, 100 si 200 mg/L  şi 300 A/m2 diminuările au fost de 59,26% şi respectiv 73,70%.  

Rezultate similare s-au obţinut în cazul electrolizelor efectuate cu Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2. Pentru 10 şi 50 mg/L NPX diminuarea absorbanţelor la 231 nm după 180 min şi 

o densitate de curent de 300 A/m2 au fost 90,74% şi respectiv 88,19%. La concentraţii mai 

mari, 100 şi 200 mg/L, rezultatele au fost de 70,74% şi respectiv 72,59%.  Rezultatele 

obţinute sunt apropiate pentru cele două compoziţii de anod şi arată o afinitate similară pentru 

electrodegradarea grupării metoxi.  

 Evoluţia absorbanţei la 331 nm în funcţie de timp şi densitatea de curent pentru 

Ti/RuO2-TiO2 relevă diminuarea sa importantă. Astfel, diminuarea a fost de 57,14% la       

100 A/m2 şi 71,43% la 200 şi 300 A/m2, atât la 120 min cât şi 180 min. Pentru Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 s-au obţinut aceleaşi diminuări la 180 min, cu excepţia densitaţii de curent de 

300 A/m2 pentru care s-a obţinut 85,71%. Scăderea intensităţii absorbanţei la 331 nm în 

funcţie de condiţiile de lucru arată electrodegradarea grupării carboxilice. La concentraţii mai 
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mari ale NPX electrodegradarea grupării carboxilice a avut loc în masură mai mică pentru 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 decât pentru Ti/RuO2-TiO2. 

Pentru concentraţiile de 10 şi 50 mg/L NPX la 100 A/m2 se observă creşterea 

absorbanţelor de la 264, 272 şi 318 nm după 60 min de electroliză pentru ambele compoziţii 

de anod. La densităţi de curent mai mari are loc diminuarea lor progresivă în funcţie de timp 

datorită electrodegradării parţiale a scheletului naftalenic. Evoluţia absorbanţelor arată 

dinamica procesului şi formarea în primă etapă a unor intermediari care au coeficienţi molari 

de absorbţie mai mari decât NPX. Prin GC-MS a fost identificat un intermediar conţinând 

gruparea metoxi, 2-Metoxi-6-vinilnaftalina, în acord cu rezultatele raportate anterior în 

literatură.  

Procesul de oxidare a NPX pe ADS şi densitaţile de curent aplicate este controlat de 

etapa de difuzie. Formarea succesivă prin electrodegradare a unor intermediari în concentraţii 

diferite are ca efect un proces de difuzie complex din masa soluţiei spre anod și invers.  

La concentraţii mai mari ale NPX acumularea continuă a intermediarilor în apropierea 

anodului duce la formarea unor gradienţi de concentraţie a acestora, care participă în sistem 

concurenţial cu NPX la electrodegradare, iar datele spectrale si analiza COT arată 

intensificarea procesului. 

Evoluţia procesului de electrodegradare a NPX investigată prin analiza COT confirmă 

rezultatele obţinute din analiza spectrelor de absorbţie în UV. Oxidarea COT a fost 

dependentă de concentraţia NPX şi densitatea de curent la acelaşi timp de electroliză. Pentru 

10 mg/L NPX la 100, 200 şi 300 A/m2 la 180 min diminuarile COT au fost de 18,63%, 

34,17% şi respectiv 45,10 % pentru Ti/RuO2-TiO2. Când procesul de electrodegradare a fost 

realizat pe Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 diminuările au fost mai mici, dupa cum urmează: 

15,06%, 16,31% şi respectiv 27,2%.  

Pentru 50, 100 si 200 mg/L NPX după 180 de min la 100 A/m2 s-a observat o 

diminuare mai mare a COT cu 2,21-11,61% în cazul electrodegradării pe Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 decât pe Ti/RuO2-TiO2.  

La densitaţi de curent mai mari oxidarea COT pentru 50 mg/L a decurs mai eficient pe 

Ti/RuO2-TiO2 comparativ cu Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, iar diminuarea COT a fost de 

49,30% şi respectiv 39,92%, la 300 A/m2 şi 180 min. Diminuarea COT la 100 mg/L şi         

300 A/m2 a fost de 49,79% şi respectiv 48,40% după 180 min. Dar, la 200 mg/L NPX şi în 

aceleaşi condiţii de lucru, diminuarea COT pentru Ti/RuO2-TiO2 a crescut la 72,73% şi 

respectiv 69,48% pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. Aceste rezultate sunt în acord cu cele 

observate din analiza spectrelor de absorbţie în UV şi se explică prin acumularea la 
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concentraţii mari ale NPX a intermediarilor în apropierea anodului, formarea unor gradienţi 

de concentraţie a acestora şi participarea în sistem concurenţial cu NPX în procesul de 

electrodegradare. 

Electrodegradarea PXC s-a realizat pe Ti/RuO2-TiO2 şi Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2.  

 Concentraţiile soluţiilor iniţiale au fost de 50 mg/L şi respectiv 200 mg/L PXC, iar 

pH-ul a fost de 7. S-au aplicat densităţi de curent de 200 şi 300 A/m2, şi un timp de electroliză 

de 60, 120 şi 180 min. Procesul de degradare a fost urmărit prin înregistrarea spectrelor de 

absorbţie în UV şi determinarea COT.  

 Examinarea spectrelor în UV indică un proces de degradare complex care se explică 

prin oxidarea şi ruperea legăturii între piridină şi nucleele condensate, precum şi oxidarea 

acestora. Apariţia unor noi maxime în spectre confirmă oxidarea compusului și formarea unor 

produși de degradare. 

 Pe baza variaţiei relative a absorbanţei la lungimile de undă corespunzătoare 

maximelor absorbanţei se poate presupune că structura ciclului benzenic este puţin afectată, în 

timp ce ciclul piridinic şi substituenţii adiacenţi nucleului aromatic sunt degradaţi într-o 

măsură mai mare. 

Compoziţia de anod Ti/RuO2-TiO2 s-a dovedit a fi mai eficientă în mineralizarea PXC 

decât Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2, pentru oricare concentraţie a PXC şi densitate de curent 

aplicată. Astfel, valoarea cea mai bună pentru îndepărtarea COT a fost de 42,07% înregistrată 

pentru concentraţia de 50 mg/L PXC la 300 A/m2 şi 180 min de electroliză. 

Rezultatele comparative ale proceselor de mineralizare ale poluanților de tipul 

antiinflamatoarelor nesteroidiene au fost sitematizate şi prezentate în Tabelul 6.1: 

 

Tabelul 6.1. Rezultatele procesului de mineralizare a poluanţilor studiaţi pe ADS 

 

Compoziţie 

de anod 

Densitate 

de curent 

[A/m2] 

Concentraţie DCF [mg/L] / 

Indepărtare COT [%] 

Concentraţie NPX [mg/L] / 

Indepărtare COT [%] 

Concentraţie PXC 

[mg/L] / 

Indepărtare COT 

[%] 

50 100 200 50 100 200 50 200 

Ti/RuO2-TiO2 

100 21,36 31,24 36,34 22,44 27,73 54,12 - - 

200 40,04 42,52 43,80 43,34 47,89 65,27 17,12 10,24 

300 43,11 43,11 44,17 49,30 49,74 72,73 42,07 18,90 

Ti/RuO2/SnO2-

Sb2O5-RuO2 

100 7,19 16,90 31,46 25,71 39,34 56,33 - - 

200 7,56 24,93 35,73 33,31 40,80 64,45 12,77 6,30 

300 12,99 36,57 39,73 39,92 48,40 69,48 18,51 8,66 
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Se observă o similitudine între mineralizarea DCF și NPX pe ADS din punct de vedere 

a influenței concentrației iniţiale a poluantului. Un grad mai ridicat de îndepărtare a COT s-a 

obținut cu creșterea concentrației inițiale a poluantului, datorat gradientului de concentrație la 

suprafața anodului. Totuși, comportarea PXC este diferită, creșterea concentrației sale inițiale 

a redus gradul de îndepărtare a COT, deci și a randamentului de mineralizare. S-a constatat că 

dintre toți poluanții studiați, PXC a fost cel mai dificial de mineralizat pe compozițiile de 

anod studiate.  

De asemenea, s-a constatat că Ti/RuO2-TiO2 a arătat o performanță de mineralizare mai 

ridicată decât Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 indiferent de concentraţia poluantului studiat. 

Rezultatele studiilor cinetice au arătat că mineralizarea poluanţilor studiaţi a fost 

favorizată de o densitate de curent aplicată mai mare decât densitatea de curent limită. La 

aceeaşi densitate de curent aplicată pentru ambele compoziţii de anod, constanta de difuzie 

creşte pe măsură ce creşte concentraţia poluantului studiat, ceea ce sugerează că mineralizarea 

decurge cu viteză mai mare la concentraţii mai mari, rezultat care este în concordanță cu 

rezultatele analizei spectrelor UV.  

 Pentru Ti/RuO2-TiO2 viteza de mineralizare a poluanţilor studiaţi a scăzut în secvenţa 

DCF > NPX > PXC pentru concentraţia de 50 mg/L şi NPX > DCF > PXC pentru 

concentraţia de 200 mg/L. Pentru Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2 secvenţa este NPX > DCF şi 

PXC pentru concentraţia de 50 mg/L şi NPX > DCF > PXC pentru concentraţia de 200 mg/L. 

De asemenea, s-a  constatat că viteza de mineralizare a fost mai mare pe Ti/RuO2-TiO2 faţă de 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. În plus, și din punct de vedere economic legat de consumul 

specific de energie, anodul cu compozitia pe Ti/RuO2-TiO2 a prezentat superioritate pentru 

degradarea poluanților studiaţi.  

În vederea integrării acestui proces într-un flux tehnologic de epurare care conține 

epurare bioliogică, au fost efectuate experimente care au avut drept scop îmbunătăţirea 

biodegradabilităţii unui efluent cu conţinut de DCF caracterizat printr-o biodegradabilitate 

scăzută prin aplicarea unor metode bazate pe utilizarea ADS: electrochimică,                      

foto-electrochimică şi combinată electrochimic-fotocatalitic. 

Toate metodele aplicate au dus la creşterea raportului de biodegradabilitate R de la 0,05 

la valori cuprinse între 0,30 şi 0,62, ceea ce denotă o îmbunătățire semnificativă a 

biodegradabilității în urma aplicării tuturor procedeelor aplicate bazate pe electrodegradare pe 

ADS. 

Experimentele de degradare a unui amestec de poluanţi organici din categoria 

compuşilor farmaceutici de tipul antiinflamatoarelor nestereoidiene: diclofenac, ibuprofen şi 
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naproxen dozaţi într-un efluent al unei staţii de epurare municipale (zeci g/L) au fost 

efectuate prin aplicarea electrodegradării pe cele două compoziţii de ADS: Ti/RuO2-TiO2 şi 

Ti/RuO2/SnO2-Sb2O5-RuO2. S-au obţinut randamente de îndepartare mai mari decât 99% 

pentru oricare dintre poluanţii studiaţi pentru oricare dintre cele două compoziţii de anod 

utilizate. 

In urma cercetării efectuate privind eficiența ADS în degradarea și mineralizarea 

poluanților organici biorefractari din ape uzate, s-a demonstrat utilitatea acestor anozi      

printr-un proces electrochimic care poate fi integrat într-un flux tehnologic de epurare a apelor 

uzate, fie înaintea etapei de epurare biologică pentru îmbunătățirea biodegradabilității sau 

după epurarea biologică în etapa de finisare care vizează mineralizarea acestora.  
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