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Schema generalizata a conversiei/combustiei electrochimice a substantelor organice
cu descdrcarea simultana a oxigenului

Curba tip vulcan a reactivitdtii oxizilor metalici 1n tranzitia la oxizi superiori
(*) solutii acide , (o), (%) solutii alcaline

Imagine MES a ADS: (a) Ti/RuO2-TiOz (marire: 24000x) si (b) Ti/RuO2/SnO>-
Sb205-RuO;2 (marire: 25000x)

Spectrul XED pentru Ti/RuO2-TiO2

Spectrul XED pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh,05-RuO>

Spectrul DRX pentru Ti/RuO.-TiO>

Spectrul DRX pentru Ti/RuO2/Sn02-Sb20s-RuO> (1) si Ti/RuO2 (2)

Voltamograma ciclica in electrolit suport Na>SOs 0,1 M a electrodului Ti/RuO--
TiO; viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential: -0,5—+1,5 V/ESC

Voltamograma ciclica in electrolit suport NaxSOs 0,1 M a electrodului
Ti/RuO2/Sn0,-Sh205-RuO»; viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential:
-0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 in electrolit suport Na2SOs
0,1 M (1) si in prezentd de DCF (2); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de
potential: -0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 in electrolit suport Na2SO4
0,1 M (1) si in prezenta NPX (2); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de
potential: -0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 in electrolit suport Na2SO4
0,1 M (1) si in prezenta PXC (2); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential:
-0,5—-+1,5V/ESC

Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/Sn0O2-Sb20s-RuO; in electrolit
suport Na2SO4 0,1 M (1) si in prezenta DCF (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/Sn0O2-Sb20s-RuO; in electrolit
suport NaxSOs 0,1 M (1) si in prezenta NPX (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/Sn0O2-Sb20s-RuO; in electrolit
suport Na2SO4 0,1 M (1) si in prezenta PXC (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5—+1,5 V/ ESC
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Structura chimica a DCF
Spectrul de absorbtie in UV al DCF in Na.SO4 0,1 M

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO,-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOz; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO.-TiOz; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOz; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiali: 200 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiali: 200 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 100 A/m?; timp de electrolizd: i — 0 min; 1 — 30 min; 2 — 60 min;
3—-120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electrolizi: i — 0 min; 1 — 60 min; 2 — 120 min
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Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RuQ2; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 300 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 — 60 min; 2 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh,0s-RuQO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de
curent: 100 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 — 30 min; 2 — 60 min;
3-120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s5-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electrolizd: i — 0 min; 1 — 30 min; 2 — 60 min;
3-120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s5-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de
curent: 300 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,0s5-RuO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de
curent: 100 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,0s5-RuO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 — 30 min; 2 — 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0,-Sh,05-RuO;; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de
curent: 300 A/m?; timp de electrolizi: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2S0O40,1 M
anod: DDB; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 50 A/m?; timp de
electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB in prezenta solutiilor
rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 50 mg/L DCF pe Ti/RuO»-TiOz2:
solutia initiald (i) si dupa 120 min de electrolizd la 100 A/m? (1), 200 A/m? (2) si
300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential:
-0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB in prezenta solutiilor
rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 100 mg/L DCF pe Ti/RuO2-TiOz:
solutia initiala (i) (dil. 1:2) si dupa 120 min de electrolizi la 100 A/m? (1), 200 A/m?
(2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential:
-0,5—+1,5V/ ESC
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Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB in prezenta solutiilor
rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 200 mg/L DCF pe Ti/RuO»-TiOz:
solutia initiala (i) (dil. 1:4) si dupd 120 min de electroliza la 100 A/m? (1) (dil.
1:4), 200 A/m? (dil. 1:4) si 300 A/m? (2,3) (dil. 1:4); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB in prezenta solutiilor
rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 50 mg/L DCF pe Ti/RuO2/SnO,-
Sb,0s-RuO;: solutia initiala (i) si dupa 120 min de electrolizi la 100 A/m? (1), 200
A/m? (2) si 300 A/m2 (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential:
-0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice Inregistrate la electrodului DDB 1n prezenta solutiilor
rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 100 mg/L DCF pe Ti/RuO2/SnO,-
Sby0s-RuO2: timp de electroliza 120 min; densitate de curent: 100 A/m? (1), 200
A/m? (2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential:
-0,5—+1,5 V/ ESC

Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB in prezenta solutiilor
rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 200 mg/L DCF pe Ti/RuO2/Sn0O,-
Sh20s-RuO;: solutia initiala (i) (dil. 1:4) si dupa 120 min de electroliza la 100
A/m? (1), 200 A/m? (2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de
potential: -0,5—+1,5 V/ ESC

Structura chimicd a NPX
Spectrul de absorbtie in UV al NPX in Na;SO4 0,1 M; domeniu UV: 200-400 nm
Spectrul de absorbtie in UV al NPX in Na;SO4 0,1 M; domeniu UV: 250-350 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 10 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min; domeniu UV:
200-400 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 10 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min; domeniu UV:
250-350 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?,
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min; domeniu UV:
200-400 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min; domeniu UV:
250-350 nm
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Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO,-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min; domeniu UV:
200-400 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO,-TiOz; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min; domeniu UV:
250-350 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuOz2; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 300 A/m?; timp de electroliza: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;
3 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn0,-Sh20s-RuOz; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 300 A/m?; timp de electrolizd: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;
3 - 180 min; domeniu UV: 250-350 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO,-TiO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electrolizi: i —0 min; 1 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 180 min; domeniu UV:
250-350 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 — 60 min; 2 - 120 min;
3 — 180 min; domeniu UV: 200-400 nm

Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electrolizd: i — 0 min; 1 — 60 mn; 2 - 120 min;
3 — 180 min; domeniu UV: 250-350 nm

Structura chimica a PXC

Spectrul de absorbtie in UV al PXC in Na2SO4 0,1 M

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2-TiO,; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?,
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?,
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Fig. 5.60

Fig. 5.61

Fig. 5.62

Fig. 5.63

Fig. 5.64

Fig. 5.65

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO,-TiO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electrolizi: i —0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electrolizi: i —0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuOz2; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electrolizd: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;
3—180 min

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuOz; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de
curent: 300 A/m?; timp de electrolizd: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;
3 —180 min

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na2SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de
curent: 200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;
3—180 min

Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na;SO4 0,1 M anod: Ti/RuO2/SnO;-
Sh20s-RuQy; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?; timp
de electroliza: i — 0 min; 1 — 60 min; 2 — 120 min; 3 — 180 min
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Tabelul 1.1

Tabelul 1.2

Tabelul 1.3

Tabelul 4.1

Tabelul 5.1

Tabelul 5.2

Tabelul 5.3

Tabelul 5.4

Tabelul 5.5

Tabelul 5.6

Tabelul 5.7

Tabelul 5.8

Tabelul 5.9

Tabelul 5.10

Tabelul 5.11

Lista de tabele

Reactii implicate in epurarea electrochimica a apelor uzate

Reactivi generati electrolitic pentru degradarea poluantilor

Entalpia standard pentru tranzitia oxid inferior —oxid superior

Programul elutiei cu gradient

Conditiile de lucru si variatia relativa a Az77

Structura chimica a intermediarilor rezultati In urma degradarii DCF pe ADS

Conditiile de lucru, indepartarea COT si numarul de atomi de carbon mineralizati la
120 min de electroliza; COTini: 29,88 mgC/L pentru Cini=50 mg/L DCF; 59,97
mgC/L pentru cCini=100 mg/L DCF; 108,07 pentru Cini=200 mg/L DCF

Valoarea COT pentru solutiile rezultate in urma degradarii DCF pe DDB la 120
minute de electroliza; 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

Performanta procesului de electrodegradare utilizand diferite materiale de anod

Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratici de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 la o concentratie a solutiei initiale
de 50 mg/L DCF

Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 la o concentratie a solutiei initiale
de 100 mg/L DCF

Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 la 0 concentratie a solutiei initiale
de 200 mg/L DCF

Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/Ru0O2/Sn0,-Sb20s-RuO; la o concentratie a
solutiei initiale de 50 mg/L DCF

Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO: la o concentratie a
solutiei initiale de 100 mg/L. DCF

Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO: la o concentratie a
solutiei initiale de 200 mg/L. DCF
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Tabelul 5.12

Tabelul 5.13

Tabelul 5.14

Tabelul 5.15

Tabelul 5.16

Tabelul 5.17

Tabelul 5.18

Tabelul 5.19

Tabelul 5.20

Tabelul 5.21

Tabelul 5.22

Tabelul 5.23

Tabelul 5.24

Tabelul 5.25

Tabelul 5.26

Randamentul de diminuare a maximului de curent in experimentele de voltametrie
ciclica pe DDB efectuate cu solutiile electrolizate rezultate la degradarea
electrochimica a DCF pe anozi de Ti/RuO.-TiO> la diferite densitati de curent si
120 minute de electroliza

Randamentul de diminuare a maximului de curent in experimentele de voltametrie
ciclica pe DDB efectuate cu solutiile electrolizate rezultate la degradarea
electrochimica a DCF pe anozi de Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s-RuO> la diferite densitati
de curent si 120 minute de electroliza

Variatia relativd a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO.-TiO2 in
functie de conditiile de lucru; cnex:10 mg/L

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO2/SnO;-
Sbh205-RuO; in functie de conditiile de lucru; Cnex:10 mg/L

Structura chimica a intermediarilor rezultati in urma degradarii NPX pe ADS

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO»-TiOz in
functie de conditiile de lucru; cnex: 50 mg/L

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO2/SnO:-
Sbh205-RuO; in functie de conditiile de lucru; Cnex: 50 mg/L

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO2-TiOz in
functie de conditiile de lucru; cnex: 100 mg/L

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO2-TiOz in
functie de conditiile de lucru; cnex: 200 mg/L

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO2/SnO:-
Sh205-RuO; in functie de conditiile de lucru; cyex: 100 mg/L

Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX pe Ti/RuO2/SnO;-
Sb20s-RuO; in functie de conditiile de lucru; Cnex: 200 mg/L

Conditiile de lucru, indepartarea COT pentru electrodegradarea NPX pe ADS la
180 min de electroliza; 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

Maximele absorbantelor specifice pentru compusii aromatici; E=banda etilenica,
B=banda benzenoidd; K=banda de conjugare si cea datorata substituentului

Evolutia absorbantei in domeniul UV 1in functie de procesul de electrodegradare a
PXC pe Ti/RuO2-TiO2

Evolutia absorbantei din domeniul UV in functie de procesul de electrodegradare al
PXC pe Ti/RuO2/SnO2- Sh20s-RuO>
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Tabelul 5.27

Tabelul 5.28

Tabelul 5.29

Tabelul 5.30

Tabelul 5.31

Tabelul 5.32

Tabelul 5.33

Tabelul 5.34

Tabelul 5.35

Tabelul 5.36
Tabelul 5.37

Tabelul 5.38

Tabelul 5.39

Tabelul 5.40

Tabelul 5.41

Tabelul 6.1

Variatia relativa a absorbantei in procesul de electrodegradare a PXC pe
Ti/RuO2-TiO

Variatia relativa a absorbantei in procesul de electrodegradare a PXC pe
Ti/RuO2/SnO2- Sh205-RuO;

Evolutia valorilor COT in procesul de degradare a PXC pe ADS; timp de
electroliza: 180 min; COT sol. 200 mg/L PXC: 95,25 mg C/L; COT sol. 50 mg/L
PXC: 25,25 mg C/L

Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a DCF pe Ti/RuO2-TiO2 in
functie de conditiile de lucru la 120 min de electroliza

Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a DCF pe Ti/RuO2/SnO,-
Sb20s-RuO; in functie de conditiile de lucru la 120 min de electroliza

Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a NPX pe Ti/RuO2-TiO2 in
functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza

Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a NPX pe Ti/RuO2/SnO>-
Sbh205-RuO3 in functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza

Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a PXC pe Ti/RuO2-TiO2 in
functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza

Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a PXC pe Ti/RuO2/SnO:-
Sbh205-RuO; in functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza

Consumul specific de energie pentru electrodegradarea poluantilor pe Ti/RuO2-TiO:

Consumul specific de
Ti/RuO2/Sn02-Sh205-RuO2

energie pentru electrodegradarea poluantilor

pe

Conditiile de lucru pentru metodele bazate pe utilizarea ADS si valorile CCO,
CBOs si R; CCOini = 583 mgO2/L; CBOs ini = 29 mgO2/L; Rini=0,05

Concentratia reziduald a DCF in solutiile sintetice s1 EF-DCF; concentratie initiald:
1 mg/L DCF, densitate de curent: 300 A/m?; timp de electrolizi: 120 min

Conditiile de lucru in experimentele de degradare electrochimica a unui amestec de
poluanti pe Ti/RuO2-TiO2; concentratii initiale poluanti: 48 pug/L DCF, 38 pg/L IBP
si 41 pg/L NPX

Conditiile de lucru in experimentele de degradare electrochimica a unui amestec de
poluanti pe Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s-RuO>; concentratii initiale poluanti: 48 pug/L DCF,
38 ug/L IBP si 41 pg/L NPX

Rezultatele procesului de mineralizare a poluantilor studiati pe ADS

12

BUPT



Capitolul 1

Metode electrochimice aplicate la indepartarea si degradarea poluantilor
organici din apele uzate. Mecanism de oxidare pe ADS a substantelor
organice

1.1. Indepartarea din apele uzate a poluantilor organici prin metode electrochimice

Metodele electrochimice si-au castigat locul lor binemeritat ca si procese pentru
epurarea apelor uzate ca urmare a avantajelor lor: eficienta energetica, eficienta costurilor,
sunt prietenoase cu mediul, se preteaza la automatizare si control, sunt versatile si nu necesita
adaugare de reactivi [1,2].

In prezent sunt studiate mai multe procese electrochimice pentru epurarea apelor uzate
cu continut de poluanti organici, cum ar fi electrocoagularea, electro-Fenton sau oxidarea
electrochimica. Principalele reactii chimice si electrochimice care au loc in aceste procese
sunt redate In Tabelul 1.1.

In ceea ce priveste oxidarea electrochimica a poluantilor organici, pe de o parte, poate
avea loc oxidarea directa pe electrozi cu activitate electrocatalitica asa cum este, de exemplu,
platina. Pe de alta parte, este posibild oxidarea indirecta, care se produce prin intermediul unor
mediatori. Acesti mediatori pot fi mediatori de suprafatd, care rdman fixati pe suprafata
anodului unde sunt generati continuu sau mediatori de volum, care se genereaza
electrochimic, dar se detaseaza de suprafata electrodului si actioneaza in volumul solutiei.
Oxidarea indirectd cu mediatori de suprafata se poate realiza pe anozi activati cu un strat de

0Xizi cunoscuti si sub numele de anozi cu dimensiuni stabile (ADS).
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Tabelul 1.1. Reactii implicate in epurarea electrochimica a apelor uzate [3]

Metoda

Reactia principala de electrod

Reactii cu participarea poluantului

Electrocoagulare

anod (+) AI>AP" + 3¢
catod (-) 3H20 +3e— 3/2H>+
30H"

reactia globala: Al + 3H.0—
Al(OH)3 + 3/2H;

Obs. R este adsorbit pe suprafata
hidroxidului

Electro-Fenton

Fe** + e —>Fe*

Fe**+H,02+H"—>Fe**+H,0+OH

O2+2H"+2e —>H202 RH+OH —ROH+1/2H;
Oxidare indirectd | Oy + 2H* + 26 >H,0» H20,—>HO2» +H +e
cu mediatori de RH + HO>»—>ROH+OH"
volum
- oxigenul ca
mediator
Oxidare indirecta | 2CI'—>Cl,+2e" Cly+H,0—HOCI + H*+CI-

cu mediatori de
volum

- clorul ca
mediator

HOCI+R—ROH+CI

Oxidare directa
(anozi de platind)

R+ H20 - RO + zH" + ze”
(in proportie majora)
R+ H20 -»CO; + zH" + ze”
(in proportie redusd)

Oxidare indirecta
neselectiva
(anozi ,,non-
activi”)

MOx+H20—>M Ox(o H)+ H*+e

MOx(-OH)+R—>MOx+COz+zH"+z€"

Oxidare indirecta
selectiva
(anozi ,,activi”)

MOx(OH)—) M Ox+l+ 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 dizolvarii anodice (cum ar fi fer si aluminiu) cu formarea de policationi. Bulele

de gaz transporta poluantul la suprafata solutiei unde poate fi mai usor concentrat, colectat si

indepartat.

Ionii metalici reactioneazd cu ionii OH™ produsi la catod in timpul degajarii

hidrogenului, spre a produce

hidroxizi insolubili. Acestia adsorb poluantii din solutie

contribuind astfel la procesul de coagulare prin neutralizarea oricdror particule coloidale

incarcate negativ.

14




In cazul anozilor de fer sau otel s-au propus douda mecanisme pentru producerea

hidroxidului metalic [4]:

Mecanism |

Anod: 4Fe(s) <> 4Fe*?(aq) + 8¢ 4)
Reactia chimica: 4Fe*2(aq) + 10H20(I) + Oz(g) «>4Fe(OH)s(s) +8H*(aq) (5)
Catod: 8H*(aq) + 8e” <> 4H2(Q) (6)
Global: 4Fe(s) +10H20(1) + O2(g) <> 4Fe(OH)3(s) + 4H2(g) (7)
Mecanism 11

Anod: Fe(s) <> Fe*?(aq) + 2¢” (8)
Reactia chimica: Fe*?(aq) + 20H (aq) <> Fe(OH)2(s) 9)
Catod: 2H>0(l) + 2e” > Ha(g) + 20H(aq) (10)
Global: Fe(s) +2H20(1) <> Fe(OH)2(s) + H2(g) (12)

In cazul anozilor de aluminiu reactiile care au loc pentru producerea hidroxidului

metalic sunt:

Anod: Al(s) « Al*3(aq) + 3¢ (12)
Reactia chimica: Al*3(aq) + 30H (aq) <> Al(OH)3(s) (13)
Catod: 3H20(l) + 3e” <> 3/2H(g) + 30H(aq) (14)
Global: Al(s) + 3H20(1) <> AI(OH)s(s) + 3/2H2(g) (15)

Hidroxizii de fer indeparteaza poluantii prin complexarea pe suprafata sau prin atractia
electrostaticd. In complexarea pe suprafata se presupune ca poluantul actioneaza ca un ligand

pentru a lega unitatea structurald a ferului hidratat:

L-H(aq) + (HO)OFe(s) — L-OFe(s) + H20O (16)

In cazul atractiei electrostatice particulele de oxid de fer contin sarcina aparent
pozitivd si negativa care atrage speciile poluante cu sarcina opusa si le indeparteazd din

solutie.
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Similar electrocoagularii cu Fe, indepartarea poluantilor cu anozi de Al poate fi

explicata prin complexarea pe suprafatd sau atractia electrostatica.

10.

11.

12.
13.

14.

Electrocoagularea ofera o serie de avantaje, incluzand urmatoarele [5]:

echipament simplu si operare ugoara

pot fi tratate cele mai mici particule coloidale, deoarece acestea se pot misca mai usor
decat omologii lor mai mari Intr-un camp electric; aceasta faciliteaza coagularea; in
plus, aceastda miscare duce la evitarea folosirii agitarii mecanice, care (daca este
necontrolatd) poate distruge precipitatele de cum se formeaza

cantitatile de reactivi chimici sunt mult mai mici decat in alte procese

echipament sumar sau neglijabil pentru adaugarea reactivilor; nu este necesara
amestecarea reactivilor

se produc cantitati mici de namol; namolul generat electrochimic este mai hidrofob
ceea ce duce la reziduuri mai compacte, cu timpi de decantare mai mici

durabilitatea electrozilor tinde spre ,,timp de cadere” scazut pentru mentenantd sau
inlocuire

indepartarea materiilor organice (incluzand substantele organicele biorefractare) este
mai eficientd; aceasta faciliteaza epurarea biologica ulterioara

dozele de coagulant precum si suprapotentialele pot fi usor calculate si controlate
aceste procese sunt potrivite pentru instalatii mici de epurare a apei

s-a observat o crestere a pH-ului, ceea ce ajuta la indepartarea ionilor metalici prin
precipitarea lor ca si hidroxizi sau prin adsorbtie pe alte flocule sau precipitate (de ex.
in apa uzatd acidd de mind)

cel mai des controlul pH-ului nu este necesar, in afara de cazul cand acest parametru
capata valori extreme

in sisteme bine proiectate se pot atinge randamente de curent foarte bune (~90%)

este necesar un timp mic de electroliza (de exemplu, 8 minute pentru decolorarea unei
ape textile tipice)

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

conventionale

In acelasi timp electrocoagularea poate prezenta o serie de dezavantaje:

1.

2.

producerea H> la catod poate impiedica sedimentarea completda a materialului
precipitat

concentratia Al sau Fe in efluent poate fi crescuta fata de procedeele conventionale
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3. hidroxidul insolubil produs se poate aglomera intre electrozi stanjenind producerea
lui ulterioara

4. aceste procese (anodice si catodice) sunt frecvent Insotite de pasivarea anodica si
depunerea namolului pe electrozi

5. costurile pentru investitii sunt relativ ridicate, desi costurile de operare tind sa fie mai
mici decat in alte tehnici

Indepirtarea poluantilor prin electrocoagulare este influentatd de: densitatea de
curent, numarul perechilor de electrozi, distanta dintre electrozi, concentratia poluantului,
concentratia electrolitului, materialul de anod, debitul de intrare si pH-ul initial.

Electrocoagularea a fost aplicatd la indepartarea materiei organice petroliere asa cum
este gazolina din apele uzate de la fluidele de foraj [6]. Anozii au fost confectionati din Al, au
fost de tip plasa, iar configuratia lor a fost orizontala. Catozii au fost din otel inoxidabil.
Procesul a fost urmarit prin diminuarea CCO in functie de diferite conditii de lucru,
parametrii variati fiind: timpul de electroliza, de la 5 la 45 de minute; densitatea de curent, de
la 0,008 la 0,034 A/cm?; numirul anozilor; concentratia electrolitului. Astfel, s-a obtinut o
diminuare a CCO de 89% la o densitate de curent de 0,0083 A/cm?, pH 7, NaCl 14 g/L, doi
anozi de Al si 45 minute de electroliza.

Colorantul Rosu Direct 81 a fost indepartat dintr-un efluent textil sintetic printr-un
proces de electrocoagulare-flotatie cu anod de sacrificiu Al care s-a desfasurat intr-un reactor
operat in mod continuu [7]. Reactorul a inclus o celuld electrochimica si un separator de
namol. A fost studiatd influenta urmatorilor parametri de operare asupra randamnetului de
indepdrtare a colorantului: densitatea de curent, debitul efluentului ce contine colorantul,
CCO, turbiditatea si viteza de dizolvare a Al. S-a constatat ca odata cu cresterea debitului a
avut loc diminuarea randamentului de indepartare a colorantului pentru aceeasi densitate de
curent. Astfel, randamentul de indepirtare a crescut de la 71,5% la 100 A/m? la 90,2% la 200
A/m?laun debit de 10 I/h. Atunci cand debitul a crescut la 28 1/h, randamentul de indepértare
a colorantului a crescut de la 61,5% la 100 A/m? la 76,8% la 200 A/m?. Pentru a obtine valori
mari pentru randamentul de indepartare a substantelor organice (cuantificat prin valorile
CCO) densitatea de curent trebuie si fie mai mare (de exemplu 200 A/m? fatid de 100 A/m?)
atunci cand creste debitul. Pentru a obtine un randament de indepdrtare a substantelor
organice mai mare de 50%, densitatea de curent a fost mentinutd in jur de 150 A/m? la
valoarea maxima a debitului. Cresterea debitului de la 10 la 22 I/h, a dus la descresterea

randamentului de indepirtare a turbidititii de la 99,90% la 97,83% la 200 A/m? si respectiv de
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la 95,60% la 85,50% la 100 A/m?. Prin urmare, pentru a obtine diminudri importante ale
turbiditatii la acelasi debit a fost nevoie de o densitate de curent mai mare. Concentratia
maximi de Al a fost de 420 mg/L la o densitate de curent de 200 A/m? si un debit de 10 I/h si
poate fi atribuitd densitatii mari de curent. Consumul specific de energie (CE) a fost de
52-58 kWh/kg Al la 150 A/m?.

A fost efectuat un studiu care a avut drept scop investigarea indepartdrii prin
electrocoagulare cu anod de sacrificiu Fe a HAP dintr-un efluent industrial de la o fabrica de
hartie [8]. Efluentul a fost colectat din treapta secundara a instalatiei de epurare biologica a
apei uzate industriale. De asemenea, a fost investigatd relatia dintre indepartarea si
transformarea HAP 1in timpul electrocoagularii. Au fost indepartate 86% din HAP.
Transformarea HAP in timpul electrocoagularii are doua aspecte. Pe de o parte, HAP cu trei
sau patru nuclee aromatice, acenaften, antracen, fenantren, fluoren si fluoranten, au fost
indepartate in proportie mare prin transformarea lor in molecule mai mici sau mineralizare.
De mentionat ci indepirtarea COT a avut valoarea cea mai buni la 40 mA/cm?. Pe de alti
parte HAP cu doud nuclee aromatice, naftalina si dimetilnaftalina, au fost generate prin
degradarea substantelor humice sau fulvice, avand ca rezultat concentratii crescute dupa
epurarea prin electrocoagulare. In plus fati de transformarea chimici, HAP, incluzand
naftalina, dimetilnaftalina, acenaften, antracen si fenantren au fost de asemenea detectate in
flocoanele sedimentate. Aceasta sugereaza ca HAP s-au adsorbit pe flocoanele de hidroxid de
Fe produse in timpul electrocoagularii. Deoarece in timpul electrocoagularii s-au format HAP
cu doua nuclee aromatice este necesar ca acestea sa fie Inlaturate din efluentul epurat si din
namolul de la electrocoagulare pentru a minimiza poluarea mediului.

Electrocoagularea cu anod de sacrificu Al a fost investigata in vederea epurarii apei de
santina [9]. Experimentele au fot efectuate in sarja cu o apa sintetica si a fost studiat efectul
parametrilor de operare asupra eficientei procesului. Astfel, s-a obtinut valoarea maxima de
85% pentru randamentul de indepartare a substantelor organice in urmatoarele conditii de
operare: pH de 7, tensiune de 10 V, o suprafatd anodici utild de 45 cm? si un timp de
electoliza de 120 min. De asemenea, studiul comparativ Intre electrocoagulare si coagulare a
ardtat ca prin coagulare se obtine un randament de indepartare a substantelor organice de doar
59,3%. Néamolul rezultat in urma electrocoaguldrii a fost caracterizat pentru identificarea
compozitiei minerale si a grupelor functionale. Spectrele de raze X si IR cu transformata
Fourier au relevat formarea hidroxidului de aluminiu in timpul procesului de electrocoagulare,
iar prezenta in namol a hidrocarburilor si a metalelor grele a indicat indepartarea acestor

poluanti din apa de santind prin procesul de electrocoagulare. Au fost testate diferite
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combinatii de electrozi de Al si Fe, iar combinatia Al-Al a dus la randamentul maxim de
indepartare. Studiul de caz realizat pe o apa reala de santind a inregistrat un randament maxim

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

1.1.2. Electro-Fenton

Procesul electro-Fenton poate fi definit ca si proces Fenton asistat electrochimic [10].
Se utilizeaza 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 continua in mediu acid a
H.02 (ec. (17)). Catalizatori cum sunt Fe?*, Fe* sau oxizii de fer reactioneazi cu H,O> (ec.
(18)), conform reactiei Fenton, formand radicalii hidroxil (-OH). lonii de Fe** produsi prin
reactia Fenton sunt redusi electrochimic la ioni de Fe?" (sistemul electrocatalitic Fe®*/Fe?")
(ec. (19)), care catalizeaza producerea de -OH prin reactia Fenton. Pe de alta parte, oxigenul
molecular poate fi de asemenea produs in compartimentul anodic prin oxidarea apei pe platina

sau alti anozi care au supratensiune mica pentru descarcarea O2 (ec. (20)).

02(g) + 2H* + 26" - H,0; E°=0,695V vs ESH (17)
Fe?* + H,0, + HY — Fe®" + H,0 + -OH (18)
Fe3* + e — Fe?* E°=0,77V vs ESH (19)
Ho0 —> 1/20 + 2H* + 2¢° E°=1,23V vs ESH (20)

Radicalul -OH care este un oxidant puternic poate fie sa dehidrogeneze compusii
nesaturati sau sa hidroxileze compusii aromatici sau alti compusi care au legaturi nesaturate
pana la mineralizarea lor toatald (transformarea in CO,, H2O si ioni anorganici). In electro-
Fenton, parametrii de operare precum: alimentarea cu oxigen, viteza de agitare sau debitul
lichidului, temperatura, pH-ul solutiei, densitatea de curent, compozitia electrolitului,
concentratia  catalizatorului i a  poluantului, influenteazd randamentul de
degradare/mineralizare.

A fost studiata posibilitatea dezvoltarii unui reactor electrochimic de la scara de
laborator la o scara pilot urmérind aplicarea procesului electro-Fenton la epurarea apelor cu

continut de compusi organici biorefractari [11]. Reactorul electrochimic la scara 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/RuO.). Experimentele la scara de laborator au folosit
bisfenolul A (BFA) ca model de poluant biorefractar. Au fost preparare solutii sintetice
apoase de BFA, electrolitul suport a fost Na,SOs, iar pH-ul a fost ajustat la 2,9 cu H2SOs. Fe
(IT) a fost adaugat in solutie la o concentratie de 0,5 mM. Randamentul de indepartare a BFA
a fost studiat in functie de densitatea de curent aplicatd cu scopul determinarii densitatii de
curent limita pentru reducerea O. A fost studiata cinetica degradarii BFA, influenta reactiilor
care au avut loc pe ADS, precum si efectul concentratiei initiale a BFA. De asemenea, a fost
evaluata cantitativ generarea de H2O: si “OH 1in conditiile optime de operare a reactorului.
Randamentul reactiei electro-Fenton (conversia H2O; la ‘OH) a avut valori mai mari decat
99%. Valorile CCO, COT si CBOs au indicat ca pentru indepartarea BFA din solutii diluate
(10 si 25 mg/L) au fost necesare doar cateva minute de epurare prin procesul electro-Fenton.
In acest caz, biodegradabilitatea solutiilor epurate s-a obtinut in timp foarte scurt. Pentru
concentratii mai mari, o indepartare eficienta a BFA s-a realizat la un timp de epurare mai
mare de o ord si au fost necesare 90 de minute pentru a obtine biodegradabilitatea solutiilor de
BFA. In conditiile optime de operare, marirea la scard a reactorului utilizat pentru aplicarea
procesului electro-Fenton depinde de concentratia poluantului. Parametrii de operare ai
reactorului marit la scard pilot pot fi dedusi din noua sectiune a fiecarui strat fix expus
fluxului, din viteza de curgere a lichidului si din densitatea de curent limita obtinutd cu
reactorul la scard de laborator. Utilizarea acestui reactor electrochimic este promitatoare ca
pre-epurare electro-Fenton urmata de epurarea biologica a apelor cu continut de poluanti
biorefractari.

Procesul electro-Fenton folosind anozi de Pt sau DDB si catod de pasla de carbon, a
fost aplicat la degradarea carbarilului care este al doilea cel mai frecvent insecticid gasit in
apa [12]. Aceasta metoda se bazeaza pe reactia dintre radicalii hidroxil produsi electrochimic
si moleculele de carbaril care duce la degradarea oxidativa si mineralizarea insecticidului.
Studiile cinetice au relevat ca reactia dintre carbaril si radicalii hidroxil a fost de
pseudo-ordin | in conditiile de operare ale procesului si a avut loc destul de rapid cu oricare
dintre electrozi. Constanta de viteza de ordinul II a reactiei de oxidare a carbarilului cu
radicalii hidroxil a fost 4,60 x 10° M s. Mineralizarea insecticidului a fost monitorizata
prin determinarea COT si a fost mai eficientd pe DDB decét pe Pt. Pentru o concentratie
initiala a carbarilului de 0,1 mM dupa 2 ore de aplicare a procesului electro-Fenton la o
intensitate a curentului de 300 mA COT a scazut cu 73,7% pe anodul de Pt si respectiv cu

90,2% pe anodul de DDB. Produsii de degradare au fost identificati si cuantificati prin
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tehnicile de analiza cum sunt CLIP si GC-SM. Astfel, s-au identificat intermediari aromatici,
acizi carboxilici cu lant scurt si ioni anorganici.

Posibilitatea aplicarii procesului electro-Fenton la degradarea tilozinei, un antibiotic
biorefractar, a fost examinatd intr-o celula electrochimica cu spatiul anodic divizat de cel
catodic si functionare discontinua [13]. A fost utilizat un catod din pasla de carbon si anod de
Pt. In urmitoarele conditii de electrolizi: concentratia initiald a tilozinei de 100 mg/L,
intensitate de curent de 300 mA, concentratia catalizatorului Fe?* de 0,1 mM, electrolit suport
Na2S04 0,05 M si pH=3, au fost necesare doar 15 min pentru degradarea totala a tilozinei. in
schimb, randamentele de mineralizare au fost de 45, 62 si 88% dupa 2, 4 si respectiv 6 h de
electrolizd. Imbunatatirea biodegradabilitatii a fost reflectatd de cresterea raportului
CBOs/CCO de la 0 (initial) la 0,6 dupa 6 ore de electrolizd (pentru o concentratie initiald de
tilozina de 100 mg/L). Cu scopul de a combina electro-Fenton cu epurarea biologica, un timp
de oxidare cuprins intre 2 si 4 ore a fost totusi luat in considerare. Rezultatele SMO si raportul
CCO/COT au sugerat ci preepurarea ar putea fi opritd dupi 2 ore si nu dupi 4 ore; In acelasi
aceasta ultima duratd pare mai potrivitd. Pentru a putea trage o concluzie, culturile biologice
au fost realizate pentru diferiti timpi de electroliza. Solutiile electrolizate de tilozina timp de 2
si 4 ore au fost apoi epurate cu namol activ timp de 25 de zile, indepartarea COT fiind de 57
si respectiv 67%, iar daca se iau in considerare ambele procese, indepartarea totald COT a fost
de 77 si respectiv 88%. Prin urmare, culturile de namol activ s-au dovedit a fi in concordanta
cu evaluarea efectuatd prin analizarea parametrilor fizico-chimici (SMO si CCO/COT),
deoarece castigul de mineralizare asteptat din cauza cresterii duratei de electroliza a fost prea
scazut pentru a echilibra consumul suplimentar de energie.

Procesul electro-Fenton poate fi aplicat si in sistemul fotoelectro-Fenton in vederea
cresterii randamentului de mineralizare a compusilor organici biorefractari [14-16]. Astfel,
mineralizarea erbicidului desmetrind din solutii apoase acide a fost studiatd prin procese cum
ar fi oxidarea anodica cu H2O; electrogenerata (AO-H20-), electro-Fenton (EF) si fotoelectro-
Fenton (PEF) cu radiatie UVA [17]. Electrolizele au fost efectuate intr-o celula cilindrica
deschisa, nedivizatd si termostatatd echipatd cu anod de DDB si un catod cu difuzie de O2
pentru generarea H2O». Cresterea curentului pana la 300 mA a dus la cresterea vitezei de
degradare in toate procesele studiate, dar curentul de mineralizare a scazut. Intervalul de pH
optim pentru procesul electro-Fenton a fost cuprins intre 2 si 3, in timp ce pentru procesul
fotoelectro-Fenton a fost de 2. In cazul tuturor metodelor aplicate, prezenta desmetrinei in

cantitate mai mare in solutie a dus la scdderea gradului de mineralizare, dar
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COT a fost distrus in masura mai mare ceea ce a dus la cresterea RCM. Speciile oxidante
principale sunt radicalii ‘OH formati la suprafata DDB in toate procesele aplicate si in
volumul solutiei din reactia Fenton intre Fe?" adiugat si H2O, electrogenerati in procesele
electro-Fenton si fotoelectro-Fenton. A fost realizat un grad de mineralizare redus in cazul
oxidarii anodice cu H2O: electrogenerata prin oxidarea lentd a produsilor secundari de catre
‘OH pe suprafata DDB. Actiunea sinergica a ‘OH 1n volumul solutiei a imbunatatit viteza de
degradare in procesul electro-Fenton, desi mineralizarea aproape totald a fost obtinutd in
procesul fotoelectro-Fenton datoritd generarii suplimentare a *OH si fotoliza intermediarilor
cu radiatie UVA. Degradarea desmetrinei a urmat intotdeauna o cineticd de pseudo-ordin I,
fiind mai rapid distrusd in secventa: oxidarea anodica cu H20: electrogenerata < electro-
Fenton < fotoelectro-Fenton. In toate procesele, au fost identificati ca si produsi secundari
heteroatomici persistenti amelina si acidul cianuric, iar ca si acizi carboxilici generati au fost
detectati acizii oxamic si formic. Ambii acizi au fost Indepartati rapid in oxidarea anodica cu
H20- electrogenerata si au persistat mai mult in procesele electro-Fenton si fotoelectro-
Fenton. Acidul formic a fost distrus mult mai repede in procesul fotoelectro-Fenton datorita
indepartarii mai rapide a complecsilor Fe(lll)-formiat rezultati in urma iradiarii UVA.
Generarea acidului cianuric in principal prin oxidarea cu -OH la suprafata DDB este calea
predominantd pentru degradarea desmetrinei. Azotul din desmetrina a dus la formarea ionului
NO3" in proportie redusa si a ionului de NH4" intr-o mésura si mai mica, sugerand ca cea mai

mare parte a lui s-a pierdut ca si derivati volatili ce contin azot.

1.1.3. Oxidarea indirecta cu mediatori de volum

Agentii oxidanti cum ar fi O3 HCIO, Clz, H20; pot fi generati electrolitic si apoi
utilizati la degradarea poluantilor. Tabelul 1.2 cuprinde o listd de reactivi care pot fi generati
electrolitic pentru degradarea poluantilor. Valorile potentialului standard de reducere sunt
toate pozitive dovedind capacitatea acestor reactivi de a oxida o mare varietate de substraturi
organice [5].

Un avantaj major al generarii electrolitice a acestor reactivi este acela cd ea se poate
realiza in situ. Astfel, acesti reactivi chimici, multi dintre ei periculosi nu necesita transportul
pe distante mari. In plus, multi dintre reactivii cuprinsi in Tabelul 1.2 sunt instabili pentru o
stocare pe termen lung. Nu in ultimul rand, generarea electrolitica a reactivilor intr-un reactor

pentru epurarea poluantilor este eficace deoarece procesul, prin natura sa electrica, poate fi
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controlat cu precizie, iar cantitatea necesard de reactiv generat poate fi corelata eficient cu

gradul de poluare al efluentului.

Tabelul 1.2. Reactivi generati electrolitic pentru degradarea poluantilor [5]

NI Crt. Reactiv Potential 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 solutia are pH 0

1.1.3.1. Oxidanti generati electrochimic utilizati in epurarea apelor uzate

1.1.3.1.1. Ozonul

Ozonul reprezinta o alternativa atragatoare pentru epurarea apei deoarece nu
elibereaza nici un reactiv suplimentar in aceasta.
Ozonul se formeaza prin descompunerea electrolitica a apei, care poate fi reprezentata

prin urmatoarea reactie de semicelula [21]:

3H20 —> Oz + 6H* + 6 E° =151V vs ESH (21)

Oxidarea oxigenului degajat poate produce de asemenea 0zon:

H20 + 02 — O3 + 2H" + 2¢° E°=2,07V vs ESH (22)

Generarea anodica a oxigenului are loc preferential Tnaintea descdrcarii ozonului

deoarece este un proces care se desfagoara la un potential mai mic:

2H20— O2 + 4H" + 4e E°=1,23V vs ESH (23)

Pentru a obtine ozon la concentratii rezonabile si pentru ca reactiile sa aibd loc cu
randamente de curent semnificative este necesard inhibarea descarcarii oxigenului. De aceea

trebuie adoptate una sau mai multe din urmatoarele strategii [5]:
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1. alegerea unui material de anod cu supratensiune mare pentru descarcarea oxigenului
2. aplicarea unei densitati mari de curent pentru a obtine un potential de electrod pozitiv
mare
3. adaugarea unui adsorbant cum ar fi: F, BF4s sau PFe pentru a bloca mecanismul
descarcarii oxigenului
Alte cerinte pentru generarea ozonului ar fi [18]:
1. utilizarea de electroliti ai caror ioni nu intrd in competitie cu reactiile care produc
ozonul
2. folosirea de anozi 1n starea de oxidare maxima sau refractari din punct de vedere
cinetic la oxidare
3. utilizarea unor anozi stabili Tn mediul puternic acid rezultat ca urmare a descompunerii
anodice a apei
Avantajele generarii electrochimice a ozonului sunt date de producerea lui on-site si
obtinerea sa la concentratii mult mai mari decat pot fi atinse prin oricare altd metoda.
Principalele aplicatii ale celulelor de generare a ozonului sunt sterilizarea apei si oxidarea
apelor de proces care contin substante organice [19].
S-a raportat generarea electrochimicad a ozonului cu randamente de curent de pana la
33% si un CE de 25 kWh/kgOs la temperatura camerei folosind anozi de Ti/Sn-Sb-Ni intr-0
celuld bazata pe anasamblul electrod membrana, si catozi de titan platinat separati printr-0
membrana Nafion [20]. Decolorarea completd a 200 ml de solutie cu concentratia de 1000
mg/L colorant Albastru Reactiv 50 (RB50) a avut loc in decurs de 8 minute la 2,7 V cu un
randament de curent de 100% si un CE de 8 kWh/kgCCO in primele 5 minute de electroliza.
Diminuarea CCO si a COT a necesitat insa un timp mai indelungat. Intermediarii rezultati au
fost investigati cu ajutorul cromatografiei ionice. Din reprezentarea grafica a ariei maximului
intermediarilor identificati prin cromatografie ionica in functie de timpul de electroliza s-a
constatat cd in urma degradarii oxidative a colorantului s-au format specii organice si
anorganice. Cei din urma formati au fost acizii acetic si maleic. Concentratia lor a crescut cu
timpul de electroliza, concentratia acidului maleic crescand pand la un maxim dupa 30
minute. Speciile anorganice au fost NO,, NOs~, Br si SOs*. Concentratia Br~ a fost
constanta in primele 15 minute de electroliza, dupa care a scazut, ceea ce sugereaza formarea
BrO ™ sau/si a Bra.
Un colorant antrachinonic, Albastru Reactiv 19 (RB19), a fost degradat pe anozi de
Ti/Sn-Sb-Ni de catre ozonul generat electrochimic in situ prin oxidare electrochimica in

mediu acid la temperatura camerei [21]. Ozonul a fost generat prin oxidarea electrochimica a
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apei pe anod de Ti/Sn-Sb—Ni. Electrodul a fost caracterizat din punct de vedere al
proprietatilor electrochimice prin VC, iar caracterizarea morfologica s-a facut prin MES si
DRX. Au fost obtinute concentratii mari de ozon generat la 2,4 V versus Ag/AgCl in HCIO4
1 M dupa 10 minute de electroliza. Indepartarea culorii si a CCO au fost de 100 % dupi 3
minute si respectiv 48,2 % dupa 15 minute de reactie. Spectrele UV/Vis au relevat ca
structura antrachinonica a fost degradatd de ozonul generat dizolvat. Cativa intermediari au
fost identificati prin GC-SM dupa 20 minute de ozonoliza. Speciile intermediare detectate au
fost: anhidrida acetica, acid propanoic, 2.4,4-trimetil-1-pentanol, hidroperoxid, 1-penten-3-
ond, dodecan, hexadecan, acid oxalic si 1, 2-propadiend. Rezultatele au aratat ca cei mai multi
intermediari sunt compusi alifatici, desi au fost identificati si compusi cum ar fi 1,2,3-trimetil-
benzen si 1,3-ciclohexandiond. Cativa intermediari au avut structurd liniara care are un efect
mai putin daunator asupra mediului.

Un reactor electrochimic cu electrozi planari perforati a fost utilizat pentru producerea
ozonului [22]. Un strat de B-PbO- electroformat, depus pe un substrat de titan platinat, a fost
utilizat ca si anod in timp ce catodul a fost din titan platinat. Producerea ozonului depinde de
densitatea de curent, compozitia chimica si temperatura electrolitului. In functie de acesti
parametri s-au obtinut randamente de curent pentru obtinerea ozonului cuprinse intre 0,5-21%
Acest domeniu larg al randamentului de curent permite o flexibilitate pentru aplicarea lui.
Productia maxima de ozon a fost obtinuta la densitati mari de curent, temperaturi scazute i un
electrolit de baza solutie de acid sulfuric (3,0 mol/L) cu continut de KPF6 (0,03 mol/l).
Ozonul generat electrochimic a fost utilizat la degradarea in mediu alcalin a doi coloranti
reactivi utilizati in industria textild, Galben Reactiv 143 (GR 143) si Albastru Reactiv 264
(AR 264). Eficienta procesului de degradare a fost investigatd prin monitorizarea cineticii
procesului de decolorare i a gradului de indepartare a COT. Pentru amandoi colorantii
constanta de viteza a reactiei de pseudo-ordin | a crescut odata cu cresterea concentratiei Os.
Eficientele de decolorare au fost mai mari decat 99% in cazul celor doi coloranti. A avut loc
doar mineralizarea partiald si s-au format intermediari. Astfel, indepartarea COT dupa 60
minute de ozonizare a fost de 40, 45 si 55% (GR 143) si 33, 37 si 46% (AR 264), pentru
concentratii ale Oz de 210, 250 si respectiv 330 mg/h.

Utilizand aceeasi instalatie ca si in cazul degradarii colorantilor GR 143 si AR 264, au
fost ozonizate solutii apoase ale colorantului Portocaliu Reactiv 122 (PR 122) in mediu acid,
respectiv bazic [23]. Determinarile experimentale au aratat ca pH-ul a influentat atat viteza de
decolorare cat si indepartarea CCO si COT. Decolorarea PR 122 a decurs dupa o reactie de

pseudo-ordin I, iar constanta de viteza a fost influentata de concentratia initiala a colorantului
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si pH-ul solutiei. In cazul solutiilor acide, constanta de vitezi a fost influentati de timpul de
ozonizare. Decolorarea a fost mai eficintd in mediu alcalin, la fel ca si Indepartarea CCO si
COT. Dupa o ora 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 ca mediul alcalin a favorizat
considerabil posibilitatea oxidarii materiei organice dizolvate.

Dupa cum s-a mentionat mai sus, una din principalele aplicatii ale ozonului generat
electrochimic este sterilizarea apei. Astfel, a fost investigat potentialul utilizarii electrodului
de DDB pentru dezinfectia bacteriand in diferite matrici de apd cu continut variabil de
cloruri [24]. Apa de alimentare cu continut de Pseudomonas aeruginosa a fost tratata
electrochimic. In functie de densitatea de curent aplicata si timpul de expunere, a fost realizata
inactivarea microorganismelor cu 4-log pana la 8-log. Eficienta dezinfectiei a fost controlata
prin generarea clorului in functie de concentratia clorurii in apa. Efectul sinergic al generérii
in situ in timpul dezinfectiei atdt a clorului cét si a ozonului, a avut ca rezultat un impact
bactericid eficient. Formarea produsilor nedoriti clorat si perclorat a depins de matricea apei,
de densitatea de curent aplicata si de gradul dorit de dezinfectie. In cazul unei ape sintetice cu
continut scizut de clorurd (20 mg/L) si o densitate de curent aplicati de 167 mA/cm? s-a
obtinut o inactivare a Pseudomonas aeruginosa de 6-log dupa 5 minute de expunere. CE a
fost cuprins intre 0,3 si 0,6 KWh/m? in functie de densitatea de curent si matricea apei. Prin
urmare, dezinfectia electrochimica a apei reprezinta un proces indicat si totodatd eficient

pentru producerea apei libera de patogeni fara adaugarea de reactivi.

1.1.3.1.2. Apa oxigenata

Apa oxigenatd este un agent oxidant nepoluant a cdrui electrogenerare a rendscut gratie
aplicdrii sale in reducerea concentratiei poluantilor indezirabili in mediul Tnconjurator.
Interesul sporit pentru producerea electrochimicd a H202 se datoreaza urmatorilor
factori [5]:
1. laepurarea apelor uzate sunt necesare doar solutii diluate si ele trebuie obtinute on-site
2. un proces catodic alcalin da posibilitatea reducerii semnificative a consumului de
energie fatd de vechiul proces anodic bazat pe hidroliza persulfatului obtinut printr-un

proces anodic ( datand din 1853)
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3. disponibilitatea de noi materiale de electrod, pe care prima treaptd de reducere a
primilor 2e” este relativ usoara (ducand la peroxid), dar supratensiunea pentru
reducerea a inca 2¢~ este mare (ducand la apa)

Deoarece hidroperoxidul de sodiu este o baza tare, produsul net este o solutie puternic
alcalina de peroxid. In cursul procesului catodic se genereazi un mol de OH" pentru fiecare

mol de peroxid. Peroxidul este cel mai putin stabil in mediu alcalin:

2HO;— 20H + O, (24)

ceea ce face dificila separarea celor doua specii (HO2 si OH); acest proces catodic este astfel
mai putin rentabil economic fatd de procedeul chimic de obtinere, utilizat azi pe scara larga,
constind in reducerea antrachinonei cu hidrogen urmatd de oxidarea cu aer a
antrahidrochinonei.

Cu toate acestea, ca urmare a cerintelor impuse de normele de protectia mediului si de
anumite tehnologii specifice, utilizarea procesului catodic devine decisiva. Un exemplu in
acest sens il constituie cererea H2O> ca si inlocuitor al Clz in industria hartiei si a celulozei
care necesita efectiv conditii alcaline.

Apa oxigenata poate fi produsa electrochimic prin reducerea oxigenului la catod [18].

Reactia formald de semiceluld in mediu acid este data de:

02 + 2H* + 26" > H20; E°=0,68V vs ESH (25)

Aceasta aratd ca H»>O2 este produsul transferului a doi electroni la oxigen. Daca

oxigenul este redus printr-un proces cu 4e’, ca si produs final se formeaza apa:

Oz + 4H" + 4e” - 2H,0 E°=1,23V vs ESH (26)
Apa oxigenatd se poate reduce in continuare la apa:

H>02 + 2H" + 2e - 2H.0 E°=1,776 V vs ESH (27)
In mediul alcalin, reactia stoichiometrica este dati de:

02+ H20+ 2e" - OH + HO2” °=-0,076 vs ESH (28)
HO2 + H20 + 2e” —» 30H" E°= 0,88 vs ESH (29)
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lonul perhidroxil, HO2", este format prin disocierea peroxidului de hidrogen in mediu

bazic:

H202 — H™ + HO» (30)

Inversarea sensului de desfasurare a reactiilor (24) si (25) poate determina pierderi de
produs sau o scidere a randamentului de curent. In plus, solutiile de peroxid pot fi

descompuse catalitic de urme ale ionilor metalici:

2H,0, —» 2H,0 + O2 (31)

Reactia (31) se poate desfasura omogen (in volumul solutiei) sau heterogen (pe
suprafata electrodului). Desi reactia (29) este favorizata termodinamic fata de reactia (28),
cinetic ea este suficient de lentd astfel incat pierderea catodicd a peroxidului poate fi
semnificativa. Calea dupa care are loc reducerea oxigenului depinde de mediul electrolitic,
compozitia lui si electrodul folosit.

A fost dezvoltatd o noud abordare pentru epurarea tertiard a apei, in special pentru
dezinfectie si indepartarea compusilor organici refractari, fara adaus de reactivi chimici prin
utilizarea H20- generate electrochimic in situ [25]. Anozii au fost din titan platinat (Ti/Pt) sau
Ti/PbO, iar catodul a fost din carbon felt sau grafit. Intensitatea curentului a variat de la 1 la
4 A si s-a obtinut H202 de concentratie relativ ridicatd cu o vitezd specifica de obtinere de
0,05x107° M/min/A. In plus, cu ajutorul spectroscopiei de absorbtie UV/Vis, s-a constatat ci
in timpul electrolizei este posibila si formarea simultana a altor specii reactive de oxigen, -OH
si Os. Concentratia speciilor reactive de oxigen a scazut de la 0,45%107> M dupa 20 minute de
electrolizd la 2,87x107°M dupa 100 minute de electrolizi. Dezinfectia si indepartarea materiei
organice au fost relativ mari in urma epurdrii tertiare a apelor uzate municipale si menajere.
Mai mult de 90% din compusii organici au fost indepartati, iar 99% din bacteriile coliforme
fecale au fost eliminate. In plus, procesul si-a dovedit eficienta si in Inlaturarea turbiditatii,
aceasta fiind indepartata in proportie de 90%.

Materiale de catod cum sunt grafitul, carbunele activ imobilizat pe suprafata de grafit
si nanotuburile de carbon imobilizate pe suprafata de grafit, au fost studiate pentru generarea
electrochimica a H20O2 [26]. Cantitatea de H202 electrogenerata prin utilizarea nanotuburilor
de carbon imobilizate pe suprafatd de grafit si alimentate cu aer a fost de aproape trei ori mai

mare decat in cazul carbunelui activ imobilizat pe suprafata de grafit si de sapte ori mai mare
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decat in cazul grafitului. Generarea H202 a fost influentata de densitatea de curent, electrolitul
suport, concentratie, debitul de aer si pH. Rezultatele au aratat ca pentru generarea H>O>
conditiile optime sunt: densitate de curent de 2,5 mA/cm?, debit de 2,5 L/min si pH = 3.

De asemenea si alte materiale pe baza de carbon au fost investigate pentru generarea
electrochimicd a H202 precum si posibilitatea utilizarii H202 la degradarea poluantilor
organici: catozi cu difuzie de gaz cu strat de negru de fum-politetrafluoretilena, strat de
nanotuburi de carbon-politetrafluoretilena si strat de negru de fum-nanotuburi de carbon-
politetrafluoretilena [27]. Ca si anod s-a folosit Pt, iar debitul de oxigen a fost de 1 L/min.
Catodul pe baza de negru de fum-nanotuburi de carbon-politetrafluoretilena a fost cel mai
eficient pentru generarea H>O>, dar cel pe baza de negru de fum-politetrafluoretilena poate fi
ales din punct de vedere economic. Cantitatea de H>O» generata pe un catod fara strat de
material pe baza de carbon, catod cu strat de nanotuburi de carbon-politetrafluoretilena, negru
de fum-politetrafluoretilena i respectiv. negru de fum-nanotuburi de carbon-
politetrafluoretilena a fost de 21,68, 100,9, 112,3 si respectiv 123,5 uM pentru un timp de
reactie de 40 minute. Cantitatea de H>O> a crescut odata cu cresterea intensitatii curentului si
concentratia electrolitului. Avand in vedere rezulatele obtinute precum si considerentele
economice, conditiile optime pentru pH, intensitatea de curent si concentratia electrolitului au
fost 7, 150 mA si respectiv 0,08 M. Datele obtinute au aritat ca un catod cu difuzie de gaz si
stat de negru de fum-politetrafluoretilena poate fi eficient pentru epurarea unei ape uzate cu
continut de colorant Rosu Acid 18 (RA 18) ales ca si model de poluant. Eficienta de
decolorare de 95,35% a fost realizata la o concentratie initiald a RA 18 de 10 mg/L si un timp

de reactie de 70 minute

1.1.3.1.3. Clorul si hipocloritul

Sinteza electrochimica a clorului are loc prin electroliza solutiei de clorura de sodiu.

Reactiile de electrod sunt (ec. (32)) si (ec. (33)) [18]:

(anod) 2CI — Cl, + 2¢° (32)

(catod) 2H20 + 2" — Hz + 20H" (33)
Electrolizoarele de mic tonaj care sunt tipice pentru cerintele impuse de tratarea apelor

uzate folosesc tehnologia celulelor cu membrana pentru obtinerea clorului. Spre deosebire de
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celulele cu mercur sau diafragma, tehnologia cu membrana este mai potrivitd pentru
producerea intermitenta a clorului.

Reactiile in sinteza hipocloritului sunt fundamental aceleasi ca cele pentru descarcarea
clorului. O diferentd majora in proiectarea celulei este ca nu se foloseste separator deoarece

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

Cl + 20H — H,0 + CIO + CI (34)

Electrolizoarele de mic tonaj care sunt tipice pentru cerintele impuse de epurarea
apelor uzate folosesc tehnologia celulelor cu membrana pentru obtinerea clorului. Spre
deosebire de celulele cu mercur sau diafragma, tehnologia cu membrand este mai potrivitd
pentru producerea intermitenta a clorului.

Utilizarea clorului si a hipocloritului la oxidarea substantelor organice biorefractare
este limitata de capacitatea lor de a forma compusi clorurati.

Doua materiale cu aceeasi compozitie de anod, Ti/Pt-Ir (comercial si preparat in
laborator) si Ti/PdO-Co0304 (preparat in laborator) au fost investigate pentru proprietatile lor
electrocatalitice fata de reactia de descarcare a Cl2 [28]. Aceste materiale au fost utilizate
intr-un reactor electrochimic cu operare discontinua pentru a trata compusi azo derivati. Ca
model de compus s-a ales colorantul reactiv Rosu Procion H-EXGL. Preliminar au fost

efectuate experimente de VC. Reactia investigata a fost (ec. (35)):

2CI & Clp + 2¢° (35)

care este reactia globald pentru descarcarea clorului.

Indiferent de materialul de electrod si viteza de scanare (5-100 mV/s),
voltamogramele ciclice inregistrate in electrolitul de baza NaClO4 0,1 M (pH=11) dupa
adaugarea NaCl 0,1 M au prezentat un peak anodic la 1,40 V si un peak catodic la 1,09 V.
Acest sistem reactie anod-catod poate fi atribuit oxidarii Cl la Cl2 (ec. (34)).

In mediu alcalin are loc reactia omogena de disproportionare a Clz cu generarea ionilor
de CIO™ (ec. (36)) cuplata cu transferul heterogen de electroni (ec. (35)). Totodata are loc
procesul de reducere a CIO™ (ec. (37)):

Cl, + 20H < CIO" + CI" + H,0 (36)
CIO + 26" + H20 <> CI' + 2HO" (37)
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Adaugarea colorantului in electrolitul de baza nu duce la modificari semnificative ale
caracteristicilor voltamogramei pentru oxidarea CI la electrozii Ti/Pt-Ir. In schimb, se
observa o usoara descrestere atiat a curentului anodic cat si a celui catodic la electrodul
Ti/Pd—Co. Aceasta comportare poate fi pusd pe seama unei usoare pasivari a suprafetei
electrodului datorita adsorbtiei.

Informatiile obtinute cu ajutorul VC au aratat ca cele trei materiale de anod au avut o
buna comportare fatd de descarcarea clorului, precum si ca in mediu bazic reactia de pierdere
a ,,clorului activ” prin reducerea hipocloritului sunt guvernate de difuzie. Cinetici mai lente au
fost obtinute cu Ti/PdO-Co0304 din cauza adsorbtiei colorantului, ceea ce duce la pasivarea lui
partiala si diminuarea descarcarii clorului. Oxidarea electrochimica, mediata de cuplul Clo/CI',
a fost eficienta pentru distrugerea acestei molecule organice complexe, ducand la desfacerea
legaturilor duble conjugate si distrugerea legaturilor nesaturate. Reactia a urmat un model
cinetic de ordinul II, cu ordine partiale pentru concentratiile colorantului si ale clorului egale
cu unu. Analiza COT a relevat ca mineralizarea nu a avut loc pana cand nu s-a produs
decolorarea completi. CE de 3,12 kWh/m? a dovedit ci procesul a fost mai economic dect
reactia in fazd omogend cu hipoclorit. Reactorul a functionat cel mai bine cind a fost echipat
cu anozi de Ti/Pt—Ir pentru care nu s-a observat pasivarea. Aplicarea oxidarii electrochimice
mediate a permis reducerea costurilor de exploatare la circa 15% din costurile oxidarii cu
hipoclorit.

A fost studiata posibilitatea indepartatarii culorii dintr-un efluent sintetic prin oxidare
electrochimica indirecta pe anozi de Ti/IrO2 [29]. Obtinerea clorului activ din solutie diluata
de clorurd a fost realizatd prin generare electrochimica cu viteza mare (2,8 mg/min-A) intr-0
celula de electroliza cu recirculare. Viteza de producere a clorului activ a fost proportionala cu
densitatea de curent, iar randamentul de curent a fost mic, variind intre 0,11 si 0,17. Au fost
efectuate o serie de experimente cu un efluent sintetic contindnd colorantul Metil Violet Acid
2B (MVA 2B) pentru a stabili care sunt performantele oxidarii electrochimice cu clor activ
electrogenerat in situ. Electrolizele au fost efectuate la un pH in jurul valorii neutre (6-7) si
variind parametrii de operare asa cum sunt densitatea de curent (3,8-30 mA/cm?), timpul de
retentie (10-60 minute), concentratia initiald a colorantului (25-150 mg/L) si concentratia
electrolitului (1,7-17 mM CI"). Procesul a fost condus in sarjd cu recirculare continua.
Procesul de degradare a MVA 2B a urmat o cinetica de ordinul I si a fost influentat de
conditiile de operare asa cum sunt concentratia clorurii si a colorantului, densitatea de curent,
debitul si materialul de anod. Eficienta procesului de oxidare electrochimica a fost direct

proportionald cu concentratia clorurii, densitatea de curent §i a variat invers proportional cu
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concentratia initiald a MVA 2B si debitul. Performanta cea mai bund pentru degradarea
MVA 2B prin oxidare electrochimica pe Ti/lrO2 a fost obtinutd la o densitate de curent de
15 mA/cm? in timpul a 40 minute de electrolizd in prezenta a 3,42 mM ioni de clorura.
Oxidarea electrochimica a fost in mod special eficienta cand concentratia MVA 2B a fost
micd, 25 mg/L. In aceste conditii, mai mult de 99% din MVA 2B a fost indepirtat (cu o
constantd aparenti a vitezei de reactie de 0,20 min™), in timp ce indepirtarea CCO si COT a
fost de 51% si respectiv 75%.

Oxidarea electrochimica a unui levigat real de la un depozit de deseuri municipale a
fost investigatd prin oxidarea anodica folosind o celuld echipatd cu anod de PbO:2 si otel
inoxidabil ca si catod [30]. A fost evaluatd influenta mai multor parametri de operare cum ar
fi densitatea de curent (de la 0,5 pana la 3 A), debitul de lichid (de la 50 la 420 L/h),
temperatura (de la 25 la 50 °C) si pH-ul (de la 3,5 la 8,2) asupra indepartdrii CCO,
randamentului de curent si consumului de energie. Electrolizele au fost conduse in regim
galvanostatic si au dus la valori ale CCO situate sub limita admisa (CCO < 160 mg/L); viteza
de indepartare a CCO a crescut atunci cand a crescut densitatea de curent si pH-ul solutiei.
Influenta debitului de recirculare a fost nesemnificativa ceea ce releva ca procesul nu a fost
controlat de transportul de masa. Aceste rezultate indica indepartarea compusilor organici in
principal prin oxidare indirectd mediata de clorul activ electrogenerat prin oxidarea clorurilor,
contibutia procesului mediat de ‘OH fiind mai mica. De asemenea, CE pentru a reduce
incircarea organici sub limita admisi a fost de 90 kWh/m3, iar pentru indepirtarea completi
220 kwh/m?,

A fost investigatd generarea electrochimica a clorului activ pe anozi de Ti/Sn(1-x)IrxO2
cu diferite rapoarte molare Sn:Sb in stratul electroctalitic (x = 0,01, 0,05, 0,10 si 0,30) [31].
Au fost obtinute pana la 60 mg/L de clor activ pe un anod de Ti/Snogolro,0102 folosind o
concentratie scizuti de ioni de clorura (0,05 mol/L) si o densitate de curent mici (5 mA/cm?).
De asemenea, a fost studiatd posibilitatea decolorarii solutiilor sintetice cu continut de Rosu
Acid 29 (RA 29), un colorant textil azoic, cu clor activ generat electrochimic in situ pe anozi
de Ti/Sn@ x)Ir«O2. S-a sugerat ca generarea clorului activ si/sau a oxidantilor puternici cum
sunt radicalii hidroxil si radicalii de clor (CI', ClO" si Cl2’) sunt responsabili pentru degradarea
mai rapida a colorantului. Au fost efectuate experimente si in Na2SO4 1n loc de NaCl pentru a
confirma aceasta ipotezi. Indepirtarea culorii a avut loc lent, iar gradul de mineralizare in
mediu de sulfat a fost redus, ceea ce sugereaza ca atunci cand nu sunt generate speciile de clor
activ are loc doar ruperea partiald a legaturilor chimice din molecula colorantului.

Decolorarea 100% si degradarea maxima (70% reducere COT) s-au obtinut in urmatoarele
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conditii: NaCl, pH 4, densitate de curent 25 mA/cm? si 4 ore de electrolizi. Constantele de
viteza calculate din eficientd decolorare versus timp au relevat o cinetica de ordinul zero pana
la concentratii de 1,0 x 10 mol/L.

Procesele electrochimice si fotochimice au fost aplicate la degradarea unui efluent
textil real [32]. A fost demonstrat ca utilizarea simultana a celor doua procese, in conjunctie
cu generarea in situ a clorului liber si fotoliza lui ulterioard, este o tehnica promitatoare pentru
indepartarea culorii si diminuarea CCO din efluenti. Experimentele s-au efectuat intr-o celuld
foto-electrochimica cu un singur compartiment echipata cu anozi de Ti/Rug3Tio702. Apa
uzata a fost furnizata de o fabrica textila si a fost prelevata direct din rezervorul de amestecare
a efluentului si a continut coloranti reactivi pentru vopsirea tesaturilor de bumbac si
componenti auxiliari. Crucial, combinatia proceselor electrochimice si fotochimice a dus la
cantitdti mai mici de produsi secundari clorurati si nu s-a Inregistrat cresterea globald a
toxocitatii. In timpul epurarii efluentului, s-au format cu pana la 65% mai putini produsi de

degradare clorurati, iar randamentele pentru indepartarea culorii si a CCO au fost mai mari.

1.1.4. Utilizarea ADS pentru epurarea apelor uzate

Datorita avantajelor pe care le prezinta, cum ar fi excelente proprietiti mecanice,
electrice si electrocatalitice, ADS si-au gasit aplicatii in epurarea apelor uzate cu continut de
poluanti organici.

Epurarea electrochimicd a unei ape uzate de la tabacarie a fost investigatd in regim
galvanostatic folosind ADS avand compozitiile: Ti/Iro01SNo,g902,  Ti/lro,10SN0,9002,
Ti/Ruo,10SN0,9002, Ti/Ruoz0Tio,7002, Ti/lro,15RU0,15SN0,7002 si Ti/Iro30Ti0,30SN0,4002 [33]. A fost
studiat efectul compozitiei stratului electrocatalitic, a densitatii de curent si a conductivitatii,
si a fost calculat randamentul de curent in functie de timp pentru electrolizele efectuate.
Valorile COT au scazut in functie de timpul de electroliza, dar indepartarea maxima de 40,5%
a fost obtinutid dupi 5 ore de electroliza la 100mA/cm?. Desi indepirtarea COT nu a fost atat
de eficientd, utilizarea oricdrei compozitii de anod a dus la descresterea in masurd mare a
continutului total de compusi fenolici, a absorbantei din domeniul UV/Vis si a toxicitatii apei.
Pentru electrolizele efectuate la 20 mA/cm?, cele mai bune rezulate au fost obtinute pe anozii
Ti/Ruoz0Tio 7002 si Ti/lro15RuU0,15SN07002.  Electrolizele efectuate cu anodul de
Ti/Ruo30Tio7002 la 50 si 100 mA/cm? au dus la o mai bunid indepirtare a COT decat

electrolizele efectuate la 20 mA/cm?. Cu toate acestea, Cr(III) a fost oxidat la Cr(VI) si s-au
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obtinut randamente de curent mai mici. Testele de toxicitate efectuate pe Daphnia similis au
demonstrat ca epurarea electrochimica a redus toxicitatea apei uzate. Aceste rezultate arata ca
ADS pot fi utilizati pentru epurarea electrochimicd a apelor de tabacarie dacd anodul si
densitatea de curent sunt alese in mod convenabil pentru a evita oxidarea Cr(III) la Cr(VI) si
formarea unor compusi mai toxici.

A fost investigatd oxidarea electrochimica a erbicidului glifosat pe ADS avand
compozitia: Ti/(RuO2)070(Ta205)0,30, Ti/Ruoz0Tio,7002, Ti/Ruoz0Sno,7002, Ti/Ruo,30Pbo7002,
and Ti/lro30Sno7002 [34]. Electrolizele au fost efectuate in conditii galvanostatice,
urmarindu-se efectul pH-ului, a concentratiei glifosatului, a electrolitului suport si a densitatii
de curent. Influenta compozitiei stratului electrocatalitic asupra degradarii glifosatului a fost
semnificativa atunci cand electrolitul suport a fost Na>SQOs, iar clorura a fost absenta;
Ti/lro30Sno 7002 a fost cel mai bun material pentru oxidarea glifosatului, iar oxidarea lui a fost
favorizatd de valori mici ale pH-ului. Totusi, rezultatele obtinute dupa 4 ore de electroliza
indica valori mici ale randamentului de curent instantaneu, deoarece pentru cel mai bun anod
(Ti/lro,30SN0.7002) la 50 mA/cm? a avut loc indepartarea a doar 32% din glifosat si 24% din
COT. Aceastda ratda scdzutd de oxidare este o consecintd a competitiei intre reactia de
descarcare a oxigenului si oxidarea compusului organic. Utilizarea clorurii a crescut
capacitatea de oxidare, iar influenta compozitiei stratului electrocatalitic nu a fost observata.
In mediu de cloruri, aplicarea unei densititi de curent de 50 mA/cm? a dus la mineralizarea
practic totala pentru oricare dintre anozii studiati.

Prelucrarea industriald a alunelor caju genereaza o serie de deseuri. Cardanolul este un
compus fenolic foarte toxic si biorefractar, si este componentul major care rezulta din aceasta
activitate. Prin urmare au fost efectuate studii pentru evaluarea performantelor ADS avand
compozitia Ti/Ti02-RuO; si Ti/TiO2-RuO2-IrOz2, in vederea tratarii electrochimice adecvate a
reziduurilor provenite din aceastd industrie, folosind ca si model cardanolul [35]. Oxidarea
electrochimicd a fost realizatd cu succes pe aceste compozitii de anod in ciuda stabilitdtii si a
caracterului adsorbtiv al acestui compus fenolic. Rezultatele au aratat evident ca pentru
ambele compozitii de anod, cresterea densitatii de curent duce la accentuarea indepartarii
COT in functie de timpul de electroliza. Indepartarea completi a COT a fost obtinuta eficient
pe Ti/TiO2-RuO; (j > 40mA/cm?® si t > 5 h) la 25 °C, desi pe Ti/TiO2-RuO2-IrO2 a demonstrat
performante corespunzitoare scopului propus pentru aceastd cercetare (j=60mA/cm? si t >4
h). Independent de densitatea de curent aplicata, datele spectrofotometrice UV/Vis au
prezentat similitudini intre cineticile oxidarii electrochimice a cardanolului pentru ambele

compozitii de anod. La 25 °C, constanta de viteza a oxidarii electrochimice Ti/TiO2-RuO: a
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variat de la 0,003 la 0,010 min’, iar pe Ti/TiO2-RuO2-1rO, de la 0,004 to 0,012 min™. Totusi,
crescand temperatura de la 20 la 60 °C, s-a observat o contributie semnificativa la
imbunatatirea vitezelor de reactie, mai ales pentru Ti/TiO2-RuO2-IrO.. Cresterea temperaturii
este de asemenea legatd de un cost mai ridicat pentru pentru completa electrodegradare a
cardanolului si a intermediarilor lui, dar atat pe Ti/TiO2-RuO2 cat si pe Ti/TiO2-RuO2-1rO>
acest deziderat a fost atins la temperatura camerei la un pret convenabil. Analizele efectuate
prin GC-SM au confirmat completa mineralizare a cardanolului si a intermediarilor, in special
la densitati de curent mai mari.

Au fost efectuate experimente pentru epurarea unei ape uzate industriale reale din
industria de prelucrare a migdalelor prin oxidare electrochimica la scara de laborator si pilot
[36]. In prima etapa au fost efectuate experimente la scard de laborator. Apa uzati a fost
pre-epurata prin electrocoagulare deoarece materiile in suspensie pot reprezenta o problema
pentru sistemul de oxidare electrochimicd. Conditiile experimentale de laborator pentru
electrocoagulare au fost: pH initial 5,7 (nu a necesitat ajustare), densitate de curent 5 mA/m?,
timp de epurare 15 minute, anod de aluminiu si catod de fer. In procesul de oxidare
electrochimica au fost testati la scara de laborator diferiti anozi (Ti/Pt, si anozi ADS (Ti/RuO2

and Ti/lrO2)) avind fiecare aria geometrici de 63 cm?

si au fost stabilite conditiile
experimentale optime: pH, densitate de curent, temperatura si concentratia de clorurd. Prin
utilizarea Ti/RuO2 la pH 9, densitate de curent de 50mA/cm?, concentratie de clorura de 2000
mg/L si temperatura camerei, CCO a fost indepartat pana la 75%. In etapa a doua, au avut loc
testele la nivel de pilot. Pentru a reduce continutul de materii in suspensie a fost aplicat un
poces de electrocoagulare intr-o instalatie pilot in aceleasi conditii ca si in laborator.
Concentratia clorurii a fost adusa la 2000 mg/L prin addugarea de NaCl pentru a reproduce
conditiile optime pentru oxidarea electrochimica. Proba rezultatd a fost utilizatd ca proba
initiala pentru oxidarea electrochimica. Materialul de anod a fost Ti/RuO, iar aria geometrica
a unui electrod a fost de 3300 cm? Reactorul electrochimic a fost alimentat de la un generator
fotovoltaic astfel realizindu-se exploatarea sistemului prin folosirea energiei regenerabile. A
fost obtinuta o indepartare de 70% a CCO si a fost redus sub limitele admise la evacuare de
legislaslatia in vigoare.

Au fost efectuate cercetdri pentru combinarea digestiei anaerobe cu oxidarea
electrochimica in vederea valorificarii energetice si epurarii apei uzate de la o moara de
masline [37]. Epurarea electrochimica a fost propusa ca si treapta finala pentru mineralizarea
fractiunii de apa uzatd de la reactorul anaerob. Oxidarea electrochimicad a apei uzate de la

digestia anaeroba a fost efectuata pe ADS. Anodul de Ti/RuO: a fost semnificativ mai eficient
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decat cel de Ti/IrO2, in special pentru indepartarea CCO. Ti/lrO, a promovat 0 oxidare
selectiva a fenolilor si indepartarea culorii. De exemplu, dupd aplicarea unei cantitati de
electricitate de 10,4 x 10* C/L, indepirtarea CCO a fost de 14 si 99%, indepirtarea fenolilor
de 91 si 100%, iar indepartarea culorii de 85 si 100% pentru Ti/IrO2 si respectiv Ti/RuOa.
Post-tratamentul electrochimic a fost efectuat fara a se folosi un electrolit suport i in prezenta
solidelor care raman de la procesul anaerob, ceea ce face acest proces mai simplu si mai
ieftin. Realizarea calitatii efluentului pentru evacuarea in sistemele de canalizare depinde de
conditiile de operare ale procesului anaerob. Prin urmare, trebuie acordata multd atentie
concentratiilor de clorurd si azot care pot depasi limitele admise la evacuare. Oxidarea
electrochimica pe Ti/RuOg, este o treaptd secundard de epurare adecvatd pentru evacuarea
apei uzate de la moara de masline, dupa recuperarea potentialului ei energetic.

Oxidarea electrochimica este o metoda eficienta de Indepartare a poluantilor organici
din apa uzata cu salinitate ridicata, prin producerea clorului activ la anod sau a apei oxigenate
la catod. Pentru a rezolva problemele existente cum ar fi eficienta scazuta, costul ridicat si
consumul mare de energie, s-a testat un sistem format dintr-un anod Ti/SnO2-Sb — catod cu
difuzie de aer pentru indepartarea metiloranjului dintr-o solutie de NaCl, iar in sistemul de
control s-a folosit doar anodul Ti/SnO2-Sb [38]. Concentratiile clorului activ, apei oxigenate,
randamentul de indepartare a metiloranjului, COT si valoarea pH-ului au fost inregistrate la
diferite densitati de curent. Anodul Ti/SnO2-Sb si catodul cu difuzie de aer s-au dovedit a fi
buni catalizatori pentru descarcarea clorului si respectiv reducerea oxigenului. Desi
metiloranjul a fost aproape complet indepartat in ambele sisteme, in cazul folosirii sistemului
cu anod Ti/SnO2-Sb — catod cu difuzie de aer s-a obtinut o rata mai ridicata de indepartare a
COT, un timp mai scurt necesar pentru indepartare si un consum mai scazut de energie.
Valoarea pH-ului a fost mai stabila (6,0 — 6,4) in cazul sistemului cu anod Ti/SnO.-Sb — catod
cu difuzie de aer decit in cazul unui sistem doar cu anod Ti/SnO.-Sb (6,0 — 9,4), sugerand o
capacitate mai bund de dezincrustare in cazul epurarii apelor uzate cu salinitate ridicata si cu
ioni precum Ca?* si Mg?*.

Oxidarea la anod a poluantilor organici dintr-o apa uzata produsa la prelucrarea
petrolului a fost studiata folosind ADS [39]. Electrolizele au fost efectuate intr-o celula de

electroliza cu un singur compartiment. Anodul utilizat a fost Ti/Ruo23TioesSN01102, iar

catodul a fost fabricat din otel inoxidabil. Procesul a fost condus in regim galvanostatic la

3

densitatea de curent de 89 mA/cm?. Proba de apd uzati cu un volum de 5 dm® a fost

recirculata prin celula de electrolizd cu ajutorul unei pompe centrifuge cu scopul de a
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investiga influenta debitului de recirculare asupra randamentului de indepartare a poluantilor
organici. In urma analizelor GC s-a observat ca performanta procesului a fost influentata de
debit. S-a observat faptul ca degradarea poluantilor organici la diferite debite: 0,25, 0,5, 0,8 si
1,3 dm’/h a dus la obtinerea unor randamente diferite de indepartare de 98%, 97%, 95% si
respectiv 84%. Completa indepartare a fost obtinutd la debite mai mici, ceea ce indicd ca
oxidarea pe Ti/Rug2;TioeSn0,110, nu este un proces controlat de transferul de masa, ceea ce

sugereaza ca oxidarea directd a hidrocarburilor pe acest anod este mecanismul principal.

1.2. Electrooxidarea substantelor organice pe ADS

Materialul electrodului este un parametru foarte important in oxidarea electrochimica a
substantelor organice deoarece mecanismul si produsii reactiilor anodice depind de acesta. In
literatura sunt descrise doud cdi pentru oxidarea anodica a substantelor organice nedorite:
conversia electrochimica si combustia electrochimica [40].

Conversia electrochimica are loc pe anozi care favorizeaza oxidarea partiala si selectiva
a poluantilor. Are loc doar transformarea poluantilor oraganici biorefractari in substante
organice biodegradabile, astfel incat este necesara epurarea biologicda dupd oxidarea
electrochimica.

Combustia electrochimica are loc pe anozi care favorizeaza transformarea completa la
CO; si nu este necesard o epurare ulterioara.

Comninellis [40] propune o schemd generalizatd a conversiei/combustiei
electrochimice a substantelor organice pe ADS. In schema propusa conversia/combustia are
loc cu descarcarea simultand a oxigenului (Fig. 1.1). Prima etapa o reprezintd descarcarea apei
si formarea radicalilor hidroxil adsorbiti. Etapele urmatoare se desfasoara in functie de natura
materialului de anod. Oxidarea selectiva are loc pe anozii ,,activi” (anozi care participa la
oxidare) via formarii oxidului superior (de exemplu anodul de IrO,). La anozii ,,non-activi”
(anozi care nu participd la oxidare) oxidarea completd a substantelor organice la CO, este

realizata datoritd formarii radicalilor hidroxil (de exemplu anozii de SnO,, PbOy).
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H,0

MO ('OH)

Fig. 1.1. Schema generalizata a conversiei/combustiei electrochimice a substantelor organice
cu descarcarea simultana a oxigenului [40]

(1) descarcarea H20 cu formarea radicalilor hidroxil:

MOx + H.O — MOx('OH) +H +e

(2) formarea oxidului metalic superior:

MOx(*OH) = MOx+1 + H* + €

(3) descarcarea oxigenului prin oxidarea electrochimica a radicalilor hidroxil:
MOx(-OH) - MOx + %2 O2 + H* + &

(4) descarcarea oxigenului prin descompunerea chimica a oxidului metalic superior:
MOx+1 = MOx + %2 O2

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

MOx(-OH) + R — MOy + CO2 + zH" + ze

(6) oxidarea substantei organice via oxidului metalic superior :

MOx+1+ R - MOx + RO

In practicd, totusi, cei mai multi anozi prezintd o comportare mixta, deoarece
amandoua cdile de reactie paralele participa la reactiile de oxidare a substantelor organice si a
descarcarii oxigenului [41].

In schema non-selectiva, electrodul pentru combustia completi a poluantilor necesiti o
tranzitie a oxidului mai lentd decdt producerea hidroxilului. Anozii pentru combustia
completa nu trebuie sd aiba vacante de oxigen, dimpotriva trebuie sd aiba un nivel de oxidare
ridicat sau exces de oxigen (conditie valabild si in cazul doparii cu alte metale). Prezenta
vacantelor de oxigen este preferabild in cazul anozilor pentru procese selective. Din aceste
motive oxidul de staniu (SnO2) prezintd o comportare neselectiva, iar platina si titanul cu

peliculd de IrO> sunt electrozi selectivi [3].
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O explicatie pentru acest tip de fenomene catalitice este datd de Trasatti [42], care
sugereaza ca reactiile care au loc la un electrod activat cu un strat de oxizi (ADS) sunt
rezultatul mecanismului de interactiune chimica Intre oxigen si pozitiile active de pe suprafata
electrodului. Trasatti sustine existenta unei relatii intre activitatea electrocataliticd si
stabilitatea oxidului superficial (MOx) in reactia cu oxigenul si tranzitia la oxidul superior
(MOx+1). Aceasta sugereaza existenta unei scale unitare a reactivitatii oxizilor metalici in

reactiile de tranzitie la oxidul superior (Tabelul 1.3 si Fig. 1.2).

Oxid Tranzitie -AH® (ki/atom
’ de oxigen)
RuO, Ru,03 — RuO- 79,5
IrO; 11,03 — 1rO; 83,7 .
Fe:0s | FesOs —>Fes0s 2385 Tabelul 1.3. Entalpia standard pentru
FeO — Fes04 317,6 tranzitia oxid inferior —oxid superior
Co304 | C0304 — C0205 9 [42]
Co0O — C0304 160,7
PtO, Pt;04 — PtO; 67
PbO; Pb304 — PbO; 48,1
MnO, Mn;O3 — MnO; 71,1
NiZOS NiO —> Ni203 54,4
RuO, N
0.2 |- °/z‘i\\\\
il m,Mloo "N o, Fig. 1.2. Curba tip vulcan a reactivitatii
i / “\\ oxizilor metalici in tranzitia la oxizi superiori
041 oy 1 () solutii acide , (o), (x) solutii alcaline
/ [42]
06 | gt |
o PbO, N
0 -100 -200 -300
AH; [ KImol-2

Se observa ca oxizii aflati pe ramura ascendenta a curbei tip vulcan se impart net in
doua grupe, dupa cum supratensiunea reactiei lor de oxidare este mai mica sau mai mare.
Oxizii cu o supratensiune mai scazuta prezinta o activitate de electrod mai ridicata.
Aceasta se coreleaza cu faptul cd, dupa hidroxilare, oxizii respectivi pot fi oxidati in
continuare la MOx+1. Intr-adevir, acest proces este analog reactiilor de oxidare organica, in
care molecula organica [R], dupa adsorbtia pe pozitiile MOy, formeaza un complex MOx[R] si

apoi este oxidatad de oxigenul excedentar din MOx+1[1].
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Capitolul 2

Antiinflamatoare nesteroidiene

Compusii activi famaceutici sunt produsi pe scara larga, iar folosirea lor si diversitatea
lor creste an de an [1]. in Uniunea Europeani in jur de 3 000 de diferite substante au fost
utilizate in medicina umana si de asemenea multe altele in medicina veterinara [2].

Compusii activi farmaceutici sunt compusi chimici organici cu structuri complexe, iar
cei mai multi dintre ei sunt biorefractari si prin urmare nu sunt complet indepartati in statiile
municipale de epurare a apelor uzate [3,4]. Efluentii statiilor de epurare a apelor uzate
reprezintd una din principalele surse prin care substantele farmaceutice ajung in mediul
acvatic [5]. De asemenea, apele uzate de la spitale, fabricile producatoare de substante
farmaceutice, fermele piscicole si levigatul de la depozitele de deseuri sunt cai importante ale
poluarii acvatice, ele fiind evacuate in statiile de epurare a apelor uzate via sisteme de
canalizare [6,7]. Cel mai adesea substantele farmaceutice sunt biodegradate in mica masura in
statiille de epurare a apelor uzate sau chiar trec neschimbate §i ca urmare, substantele
farmaceutice patrund in apele de suprafata [4,8].

In prezent, datorita performantelor inregistrate de chimia analitici, este posibild
detectarea compusilor activi farmaceutici in mediu [9,10]. Concentratia acestora in efluentii
statiilor de epurare municipald si in apele de suprafata este de ordinul ng/L — pg/L.

In ultimii ani, prezenta substantelor farmaceutice in mediul acvatic a capdtat o atentie
sporita din partea comunitdtii stiintifice. Prezenta substantelor farmaceutice in mediul avatic
chiar s1 In concentratie foarte scazuta este de nedorit. Patrunderea lor continua in acest mediu
constituie pe termen lung un risc potential pentru organismele acvatice [1,11,12].

O categorie importantd de compusi activi farmaceutici o constituie antiinflamatoarele
nesteroidiene (AINS) administrate pentru ameliorarea durerilor. Printre reprezentantii AINS

mentionam: diclofenac (DCF), naproxen (NPX) si piroxicam (PXC).

2.1. Diclofenac

DCEF este un AINS care apartine poluantilor biorefractari si este utilizat pe scara foarte
mare pentru atenuarea durerilor. Din pacate DCF are efecte daunatoare asupra organismelor
acvatice asa cum au dovedit-0 studiile referitoare la ecotoxicologia sa.

Efectele DCF asupra midiei comune (Mytilus spp.) au aratat ca DCF induce

semnificativ peroxidarea lipidelor indicand posibilitatea vatamarii tesutului [13]. De
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asemenea, testele de toxicitate standard care au folosit speciile marine Vibrio fischeri,
Skeletonema costatum si Tisbe battagliai au aratat diferente in sensibilitatea fata de DCF in
domeniul mg/L. Studiile au demonstrat cd DCF este cel mai citotoxic pentru scoica zebra
(Dreissena polymorpha), un intervertebrat acvatic, dintre cele patru substante farmaceutice
utilizate pentru investigatiile in vitro: atenolol, carbamazepine, diclofenac si gemfibrozil [14].

Intr-o perioada de observare mai mare s-a constatat ca DCF si IBP patrunzand in
concentratii mici (ng/L) in ecosistemul unui rau, a dus la toleranta in rAndul comunitatilor cu
diversitate mai mica si a alterat profilul metabolic al organismelor microbiene [5].

Toxicitatea substantelor farmaceutice detectate in mod obisnuit in mediul acvatic,
acidul clofibric si DCF, a fost investigata asupra crapului mare indian (Cirrhinus mrigala)
prin expunerea la o concentratie a substantelor framaceutice de ordinul ug/L [15]. Rezultatele
au sugerat ca atat acidul clofibric cat si DCF induc schimbari importante ale nivelelor de
hormoni tiroidieni ale Cirrhinus mrigala. DCF induce stres oxidativ asupra crapului comun
(Cyprinus carpio), cu incidenta cea mai mare a vatamarii oxidative in ficat si branhii [16].
Efectele DCF au fost studiate asupra pestelui mascul Hoplias malabaricus dupa expunerea
troficad. Rezultatele au sugerat cd DCF a provocat stres oxidativ si a redus concentratia de
testosteron ceea ce poate avea efecte daunatoare asupra organismelor acvatice [17].

Datorita efectelor daunatoare ale DCF asupra organismelor acvatice si a ineficientei
statiflor de epurare a apelor uzate de a biodegrada DCF, este necesar sd se
indeparteze/degradeze acest poluant din efluentii care il contin. In literatura de specialitate
sunt raportate aplicatii ale diverselor procese pentru atingerea acestui scop:
ultrafiltrare/osmoza inversa urmata de oxidarea electrochimica a concentratului de la osmoza
inversa [18], adsorbtia pe materiale hibride [19,20] sau soluri calacaroase [21], procese de
oxidare avansatd [22,23], procese combinate bazate pe cavitatia hidrodinamica-fotocataliza

heterogena sau degradarea biologica secventiala-oxidare fotocatalitica solara [24,25].

2.2. Naproxen

Prezenta NPX a fost mentionata in apa de adancime, apa de suprafata precum si in apa
uzata [26-31].
Concentratia NPX in apa de suprafata si in efluentii statiilor de epurare a apelor uzate

variaza intre ng/L si pg/L [31-34]. Chiar si la aceasta concentratie prezenta NPX in mediul

acvatic trezeste ingrijorari 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) si
microcrustacee (Thamnocephalus platyrus, Ceriodaphnia dubia) pentru a evalua toxicitatea
acuta si cronica a NPX, NPX-Na si a fotoprodusilor lor [35]. Rezultatele au aratat ca
fotoprodusii au fost mai toxici decat compusul de baza pentru organismele testate.

Pe baza rezultatelor CEso cronic obtinute pentru Hydra attenuata si interpretand datele
de toxicitate folosind directiva EU 93/67/EEC, NPX a fost clasificat ca si toxic avand un
CEso care a variat intre 1 to 10 mg/L [36]. Epurarea efluentului unei ape uzate reale
imbogatita cu substante farmaceutice cu ferat (VI) [37] a dus la rezultate incurajatoare.
Astfel, eficienta de indepartare cea mai buna s-a obtinut pentru ciprofloxacin (63%) si NPX
(43%). In plus, evaluarile preliminare ale toxicitatii efluentului au aratat ca efluentii primari
au avut toxicitate fatd de pestele zebra, in schimb efluentii epurati cu ferat(\V1) nu avut efecte
adverse. De asemenea, S-a raportat cd sedimentele artficiale imbogatite cu 76,60 si 399,28
mg/kg NPX-Na, cantitate egala cu 1/10 din CLso si respectiv nivelul la care nu se observa
nici efect advers (NOAEL), induc stres si genotoxicitate asupra Hyalella azteca [38].

Pentru cativa compusi framaceutici dintr-o apa de spital au fost estimati HQ [30].
Nivelul de detectare pentru evaluarea riscului de mediu a aratat ca NPX s-a gasit la
concentratia care duce la un HQ de 21,5 si este anticipat un risc ridicat pentru organismele
acvatice.

Deoarece prin epurarea apelor uzate sau a celor de suprafatd nu se realizeaza
indepartarea/biodegradarea celor mai multe substante farmaceutice (implicit si NPX), sunt
necesare cercetari pentru a raspunde acestei provocari.

Au fost efectuate experimente utilizand solutii sintetice de ape uzate, efluenti
secundari ai statiillor de epurare a apelor uzate, apa de rau, ape uzate sau apa de rau
imbogatita cu substante farmaceutice [32, 37, 39, 40-42]. Concentratia initiald a NPX a fost
de la sute de ng/L pana la sute de ng/L, zeci si sute de mg/L (pana la 200 mg/L).

Au fost raportate experimente pentru indepartarea NPX din ape prin diferite procese.

Adsorbtia s-a efectuat atdt pe materiale ieftine pe baza de carbon [43, 44] cat si
materiale nou dezvoltate: nanoparticule de FezOs superparamagnetic suportate pe
B-ciclodextrind aminata [45], polimeri pe baza de ciclodextrina [46] si nanotuburi de carbon
tratate cu UV, H202 sau UV/H20: [47].

Epurarea biologica s-a bucurat de atentie sporitd ca proces pentru indepartarea NPX.

[48-53]. Oxidarea heterogena a NPX a fost efectuata folosind nanostructuri de a-MnO3 [54].
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Procesele de oxidare avansatd au fost de asemenea eficiente in degradarea NPX.
Astfel, fotodegradarea a fost efectuatd prin fotoliza UV directd, oxidare UV/H202, si
fotocataliza in sistemele UV/hidroxizi dublu stratificati calcinati pe bazd de Mg-Al si
UV/TiO, [55-57]. TiO, a fost utilizat in ozonizarea catalitica [58]. Sonocataliza a fost
efectuata in sistemele US/nanotuburi de carbon cu un singur perete, US/Fenton/nanotuburi de
TiO2 si US/ nanoparticule de ZnO pe montmorilonitd [59-61].

Procesele de oxidare electrochimica avansata si-au dovedit eficienta in degradarea
NPX. Experimentele au fost efectuate folosind ca si anozi Pt-FTO si Pt/MWCNTs-FTO [62]
si anozi de Pt, pe baza de IrO2 (ADS-0>), pe baza de RuO, (ADS-Cl;) sau DDB in procesele
electro-Fenton [63].

A fost raportata ca proces de indepartare a NPX extractia cu material adsorbant de tip
polimer solid impregnat cu lichid ionic [64] precum si procese combinate: electrooxidarea
combinata cu fotocataliza [65], ultrafiltrarea combinatd cu preepurarea cu carbune activ [66]

si epurarea biologica cuplata cu cavitatia hidrodinamica/H»0- si epurarea UV [67].

2.3. Piroxicam

PXC este un AINS cu utilizare pe scara larga in afectiunile reumatice. Prezenta PXC
este semnalatd in influentii statiilor de epurare municipale, precum si in efluentii acestora
[68,69].

PXC poate avea efecte adverse asupra mediului si implicit asupra sanatdtii umane, asa
cum o dovedesc studiile efectuate in acest sens. Astfel, au fost intreprinse studii despre
efectul unor AINS, printre care si PXC, asupra unor culturi de cianobacterii si alge eucariote
[70]. Concentratia de lucru a AINS fost de 0,1 mg/mL. Continutul de clorofila-a a fost un
parametru de crestere mult mai sensibil pentru culturile de laborator decat numarul individual
in timpul celor zece zile de experimente. Prin urmare, efectul AINS asupra cresterii culturilor
de laborator a fost evaluat pe baza continutului de clorofila-a. Astfel, inhibarea cresterii de
catre PXC raportata la culturile de control in a zecea zi de experimente fost de 13, 25 si
respectiv 73,5% asupra cianobacteriilor Synechococcus elongatus, Microcystis aeruginosa si
respectiv Cylindrospermopsis raciborskii, si 44, 63 si respectiv 58% asupra algelor eucariote
Desmodesmus communis, Haematococcus pluvialis si respectiv Cryptomonas ovata.

Apa uzata evacuatd de la un spital a prezentat toxicitate acutad pentru organismele

vertebrate, asa cum este Cyprinus carpio [34]. De asemenea, au fost efectuate teste de
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toxicitate cu un amestec de 19 compusi farmaceutici, inclusiv PXC, care s-au gasit in
concentratii semnificative in apa uzatd. Concentratia fiecarui compus farmaceutic in solutia
amestec a fost de 10 mg/L. Rezultatele testului de toxicitate acutd au indicat pentru CLso 0
valoare de 60,68 mg/L pentru solutia amestec la peste 96 de ore in testul efectuat cu Cyprinus
carpio (3,19 mg/L pentru fiecare compus farmaceutic). Pentru comparatie au fost efectuate
teste de toxicitate folosind doar un singur compus farmaceutic. Rezultatele au aratat ca la
concentratia de 3,19 mg/L compusii farmaceutici individuali nu au prezentat toxicitate, toti
pestii supravietuind dupa 96 de ore. Cu toate acestea, jumatate din pesti au murit atunci cand
S-a preparat o solutie amestec care a continut 3,19 mg/L din fiecare din cei 19 compusi
farmaceutici, ceea ce demonstreaza efectul sinergic potential al amestecurilor de compusi
farmaceutici asupra organismelor acvatice.

Datele de literatura sunt destul de sarace in ceea ce priveste indepartarea PXC din
apele uzate. De semnalat indepartarea PXC din apa prin adsorbtie pe carbune non-activ
obtinut prin piroliza namolului primar de la o fabricd de hartie si carbune activ disponibil
comercial [71]. Concentratia PXC in solutia initiald a fost de 5 mg/L. Pe carbunele non-activ
echilibrul a fost atins foarte repede, in mai putin de 5 miunute de contact cu adsorbantul.
Acest fapt denota rolul cheie pe care 1l joaca proprietdtile acestui adsorbant asupra procesului
de adsorbtie, care este prin urmare mai putin dependent de adsorbat. Datele experimentale au
fost descrise printr-un model cinetic de pseudo-ordinul Il. Pe de alta parte, adsorbtia pe
carbunele activ a atins echilibrul in 30 pana la 120 minute, iar datele experimentale au fost
descrise printr-un model cinetic de pseudo-ordinul 1. Aanaliza calitativa a rezultatelor
obtinute a aratat ca mecanismul adsorbtiei pe carbune non-activ este determinat in cea mai
mare parte de chimia suprafetei sale, in timp ce in cazul carbunelui activ adsorbtia este in
principal definita de suprafata sa mare. Utilizarea adsorbantilor testati in experimentele de
indepartare a PXC poate reprezenta o optiune de epurare atat a apelor uzate menajere cat si a
efluentilor industriali foarte poluati.

De asemena, au fost efectuate experimente de biodegradare a unor AINS printre care
si PXC cu noud tulpini identificate de ciuperci endofitice si epifite adaptate produselor
naturale asemanatoare produselor farmaceutice [72]. Aceste tulpini au fost izolate din
frunzele uscate ale plantei medicinale Plantago lanceolata, iar tulpina cea mai activa pentru
biodegradarea PXC a fost Aspergillus nidulans. PXC a fost unul dintre AINS cel mai
rezistent la biodegradare. La concentratia initiala de 100 pg/mL PXC, dupa 28 de zile de
incubare, concentratia reziduald de PXC in mediul lichid Czapek-Dox inoculat cu ciuperci

asociate plantelor a fost de 68 pg/mL. Au fost identificati hidroxi si dihidroxi metaboliti ai
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PXC. Aceastd biotransformare are toate sansele de a modifica potentialul de toxicitate si
bioacumulare al acestor produse farmaceutice si s-a constatat ca etapele de biotransformare se
aseamand cu cele din faza I al metabolismului mamiferelor. Aceste rezultate au evidentiat
aplicabilitatea materialelor din plante medicinale uscate bogate in polifenoli ca excelente

surse de ciuperci cu potential mare de biotransformare.

2.4. Aplicarea proceselor electrochimice la indepirtarea/degradarea AINS din apa

Ca urmare a elimindrii incomplete in statiile de epurare municipale, AINS au fost
detectati in apele de suprafata. Prezenta AINS in mediu a trezit ingrijorari in anii din urma
deoarece acesti compusi pot avea efecte nedorite asupra organismelor acvatice chiar si in
concentratii foarte mici, de ordinul ng sau pg/L. Prin urmare se cautd solutii pentru
inlaturarea eficientd a AINS din efluentii care 1i contin, iar procesele electrochimice datorita
avantajelor pe care le au, asigura fie inducerea biodegradabilitatii fie mineralizarea AINS.

Astfel, degradarea acidului salicilic a fost realizata prin oxidare electrochimicad pe
anod de DDB [73] in regim galvanostatic. Suprafata anodului a fost de 3 cm?, iar catodul a
fost din otel inoxidabil. Densititile de curent aplicate au fost de 330, 1000 si 1500 A/m?.
pH-ul initial a fost de 3, 7 si 10. Concentratia acidului salicilic a variat de la 50 la 200 mg/L,
electrolitul suport a fost Na2SO4 0,05 M, iar solutiile de lucru au avut un volum de 100 ml si
au fost supuse agitarii magnetice. Rezultatele au relevat ca degradarea acidului salicilic a fost
mai eficientd Tn mediu acid, CCO diminuandu-se cu 90% la pH=3. Atunci cand cantitatea de
electricitate a fost mai mica decéat 0,5 Ah/L, CCO a scazut liniar, iar descresterea a avut loc
cu atat mai repede cu cat densitatea de curent a fost mai mare. Cand cantitatea de electricitate
a fost mai mare decat 0,5 Ah/L, diminuarea CCO are valori mult mai mici odata cu cresterca
densitatii de curent. In timpul oxidarii electrochimice a acidului salicilic au fost detectati
intermediarii aromatici catecol, acid 2,5-dihidroxibenzoic, acid 2,3-dihidroxibenzoic si
hidrochinona, iar ca produsi finali de degradare acizii carboxilici fumaric, maleic, oxalic si
formic. Pentru concentratia initialdi de 100 mg/L acid salicilic, pH=3 si 330 A/m?
mineralizarea totala s-a obtinut dupa trecerea a 4 Ah/L ceea ce a demonstrat ca radicalii
hidroxil electrogenerati au mineralizat eficient intermediarii aromatici hidroxilati §i acizii
carboxilici.

Degradarea ketoprofenului s-a efectuat pe DDB, iar pentru optimizarea procesului

acesta a fost modelat aplicand procedura proiectarii experimentelor (PPE) [74].
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Experimentele au fost efectuate in regim galvanostatic folosind un modul electrochimic
operat in mod continuu care a inclus o celula cu un singur compartiment, doi electrozi DDB
si 0 sursid de curent continuu. Suprafata unui electrod a fost de 12,5 cm?, electrolitul suport a
fost Na2SOa. Concentratia initiald a ketoprofenului in toate experimentele a fost de 1,96x10~*
mol/L. Instalatia experimentald a asigurat variatia debitului intre 0 si 10 cm®/min, iar
densitatea curentului intre 0 si 3200 A/m? PPE a fost realizatd cu scopul de a optimiza
procesul si a studia interactiunea dintre urmatoarele variabile folosind metodologia suprafetei
de raspuns (MSR). Variabilele studiate au fost: pH (in domeniul 3-11), curent (in domeniul
0-3200 A/m?), concentratia electrolitului suport (in domeniul 0,05-0,50 mol/L) si debitul
electrolitului (in domeniul 1,42 si 8,34 cm®min). Cea mai mare influenta dintre variabilele
studiate a avut-o curentul, a doua a fost concentratia sarii, iar a treia a fost debitul. A patra
variabild, pH-ul nu a avut o influentd semnificativd. Conditiile pentru degradarea optima a
ketoprofenului de 100% au fost: pH 3,99, debit 1,42cm®min, densitate de curent 2350 A/m?
si concentratia NaSOs4 0,5 mol/L. A fost realizat un experiment in conditiile optime
determinate pentru a afla gradul de indepartare a ketoprofenului si diminuarea CCO.
Rezultatele au fost de 100% pentru degradarea ketoprofenului si 38% pentru scaderea CCO.

Degradarea IBP a fost efectuata pe trei compozitii de anod ADS:
Ti/SnO2-Sh/Ce-PbO2, Ti/Ce-PbO2 si Ti/SnO2-Sb [75]. Experimentele s-au efectuat intr-o
celuld de electroliza cu un singur compartiment. Catozii au fost confectionati din Ti. Pentru
investigarea influentei parametrilor de operare asupra eficientei de degradare au fost utilizate
solutii avand concentratia initiala de 20 mg/L. Au fost utilizate volume ale solutiilor de 30
mL pentru operarea celulei de electrolizi la diferite densititi de curent (2-40 A/m?) si valori
ale pH-ului initial (4-12) in prezenta Na2SOs 10 mM ca si electrolit suport. Pentru
investigarea influentei distantei Intre electrozi asupra procesului de degradare au fost utilizate
volume ale solutiilor de lucru de 30-100 mL. Rezultatele cele mai bune pentru mineralizarea
IBP au fost obtinute pe Ti/SnO2-Sh/Ce-PbO>. Pentru o solutie cu concentratia initiala de
20 mg/L si timp de electroliza de 60 minute, indepartarea COT a fost de 93,2% in conditiile
optime de electroliza: densitate de curent de 100 A/m?, Na;SOs 10 mM, distanta intre
electrozi de 5 mm si pH 5,2. Au fost identificati sase intermedari aromatici ca produsi ai
degradarii IBP: acid 2-(4-izobutilfenil)-2-hidroxipropanoic, 1-(4-(1-hidroxietil)fenil)-2-
metilpropan-1-ond, 4-izobutilacetofenona, 4-(1-hidroxietil) benzaldehida, acid 2-(4-

metilfenil) propanoic si 4-acetiltoluen.
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CAPITOLUL 3
MOTIVATIA, SCOPUL SI PRINCIPALELE OBIECTIVE ALE TEZEI

Tema de cercetare se inscrie In preocuparile actuale existente pe plan european legate
de asigurarea §i dezvoltarea unor metode de tratare a efluentilor cu continut de poluanti
organici biorefractari astfel incat sa se asigure transformarea acestora in compusi care si nu
puna in pericol habitatul natural.

Constientizarea problemelor de mediu a stimulat dezvoltarea de noi procese pentru
inlaturarea poluantilor. Metodele electrochimice sunt instrumente importante pentru epurarea
apelor uzate si sunt luate in studiu pentru acele cazuri in care metodele traditionale nu permit
atingerea valorilor concentratiile limita impuse de lege sau cand par mai convenabile din
punct de vedere economic.

Avantajele principale ale metodelor electrochimice sunt: versatilitatea, posibilitatea de
automatizare, aplicabilitatea la diferiti poluanti, nu necesitd temperaturi si presiuni ridicate.
De asemenea, metodele electrochimice sunt compatibile cu mediul, principalul reactiv folosit
fiind electronul care este un reactiv curat.

Tema de cercetare abordeaza 1indepartarea/degradarea poluantilor organici
biorefractari din ape uzate prin electrodegradare pe anozi cu dimensiuni stabile (ADS). ADS
sunt materiale de electrod care contin un strat de oxizi metalici conductivi cu proprietati
electrocatalitice depus pe suport de titan. Introducerea reactiei catalitice in tehnologia
electrochimica, cunoscuta si ca tehnologie electrocatalitica, nu numai cd determina o crestere
notabila a eficientei, dar mareste disponibilitatea pentru Indepartarea/degradarea poluantilor
organici biorefractari.

Prin urmare, electrodegradarea poate induce biodegradabilitatea poluantilor organici
biorefractari sau asigura indepartarea acestora prin mineralizare si de aceea, poate fi integrata
ca treaptd de epurare inainte sau dupa etapa biologica ca si treapta de epurare avansatd in
schemele conventionale de epurare a apelor uzate.

Conceputi initial pentru industria clor-alcalina, ADS sunt din ce in ce mai mult studiati
ca material de electrod pentru oxidarea electrochimica a substantelor organice.

ADS sunt materiale de electrod care contin oxizi metalici conductivi §i care prezinta
urmadtoarele avantaje:

1. o arie a suprafetei mare (rugozitate) care poate fi modificata cu usurinta, dacd acest
lucru este cerut
2. excelente proprietdti mecanice, electrice si electrocatalitice

3. catalizatorul este imobilizat
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4. proprietatile catalitice pot fi modificate prin introducerea unui oxid ajustant

(amestecuri de oxizi binari si ternari)

5. reactiile de descarcare a clorului si a oxigenului pot fi cercetate pentru a introduce

modificari structurale 1n substraturile organice

6. stabilitate ridicata

7. ADS sunt materiale compatibile cu mediul inconjurator

Printre poluantii biorefractari se numara si antiinflamatoarele nesteroidiene (AINS).

Acesti compusi farmaceutici chiar si in concentratii de ordinul ng-pg/L au efecte adverse

asupra organismelor acvatice. Antiinflamatoarele luate studiu in cadrul temei de cercetare

sunt: diclofenac (DCF), naproxen (NPX) si piroxicam (PXC).

Principalul scop al temei de cercetare il constituie aplicarea metodelor electrochimice

in protectia mediului. Obiectivele propuse sunt: (i) aplicarea electrooxidarii pe ADS la

epurarea efluentilor ce contin poluanti organici biorefractari si (ii) obtinerea de date pentru

elaborarea de modele experimentale care asigura efluenti compatibili cu mediul inconjurdtor.

Atingerea acestor obiective implica parcurgerea urmatoarelor etape:

obtinerea ADS cu diferite compozitii specifice, in care pelicula electrocatalitica
este formatd din oxizi ai metalelor nobile (Ru) si nenobile (Sn, Sb)

caracterizarea peliculelor electrocatalitice din punct de vedere morfologic si
structural prin microscopie electronica de scanare (MES), difractie de raze X
(DRX) si din punct de vedere al proprietatilor electrochimice prin voltametrie
ciclica (VC)

testarea compozitiillor de ADS pentru indepartarea/degradarea compusilor activi
farmaceutici din clasa AINS, care sunt considerati compusi organici biorefractari si
stabilirea parametrilor optimi de operare

caracterizarea efluentilor rezultati prin spectrometrie de absorbtie in ultraviolet si
vizibil (UV/Vis), determinare de carbon organic total (COT), consum chimic de
oxigen (CCO), consum biochimic de oxigen (COBs)

determinarea calitativa a produsilor de degradare prin gaz-cromatografie cuplatd cu
spectrometria de masda (GC-SM) si determinarea concentratiilor reziduale de
antiinflamatoare prin cromatografie de lichide de inaltd performantd (CLIP) cu
detectie UV, care prin coroborare cu metodele utilizate la caracterizarea efluentilor
rezultati permit elucidarea unor aspecte privind mecanismul procesului de

electrodegradare.
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Capitolul 4
Materiale si metode

4.1. Prepararea materialelor de electrod

In cadrul lucrarilor experimentale au fost preparati ADS care au avut in pelicula

electrocataliticd metale nobile (Ru) sau nenobile (Sn, Sb):

1. Ti/RuO2-TiO2 Raport molar Ru:Ti in solutia precursoare 30:70
2. Ti/RuO2/Sn02-Sh,0s-RuO> Raport molar Sn:Sb:Ru in solutia precursoare 94:3:3

ADS au fost preparati uitilizand placi de titan ca si suport. Suportul a fost curatat in
prealabil prin sablare, dupa care a fost tratat cu o solutie HC1 15%, la fierbere, timp de 20
minute. Apoi, suportul de titan a fost spalat cu H20, cu H20 distilata, alcool etilic absolut
(Chimopar Bucuresti). S-a uscat in atmosfera si apoi s-au aplicat solutiile precursorilor prin
pensulare.

Solutia precursorilor pentru stratul electrocatalitic RuO,-TiO2 a fost obtinuta prin
dizolvarea RuClsnH20 (Fluka) si TiCls (Carlo Erba) intr-o solutie de acid clorhidric (37%) si
1zopropanol (Chimopar Bucuresti).

Solutia precursorilor pentru stratul electrocatalitic care contine SnO> si Sb2Os a fost
obtinut prin dizolvarea SnCls.5H20 (Aldrich) si SbCls (Aldrich), si RuClznH20 (Fluka) intr-o0
solutie de acid clorhidric (37%) si izopropanol (Chimopar Bucuresti).

Materialul anodic a fost ulterior uscat in etuva la 110°C. Apoi, s-a facut o
descompunere termica a sarurilor din solutiile precursorilor la 450-480 °C (strat
electrocatalitic RuO»-TiOz), respectiv 550 °C (strat electrocatalitic care contine SnO2 si
Sb20s) timp de 10 minute. Ciclul de pensulare-uscare-descompunere termica se repeta de 12-
15 ori. Final se face un tratament termic de 1 ora pentru stabilizarea peliculei.

Stratul intermediar de RuO: a fost obtinut prin descompunerea termica a sarii dintr-0
solutie precursoare obtinutd prin dizolvarea RuCls.nHO (Fluka) intr-o solutie de acid
clorhidric (37%) si izopropanol (Chimopar Bucuresti). Descompunerea termica a avut loc la

450 °C.
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4.2. Caracterizarea morfologica a materialelor de electrod prin microscopie electronica
de scanare (MES)

Informatii calitative despre morfologia suprafetei ADS s-au obtinut cu ajutorul MES.
Imaginile MES ale ADS au fost obtinute 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 difractie de raze X (DRX)

Informatii calitative despre structura stratului electrocatalitic au fost obtinute prin

DRX. Spectrele DRX au fost inregistrate cu difractometrul de raze X Bruker D8 Advance.

4.4. Caracterizarea materialelor de electrod din punct de vedere al proprietitilor

electrochimice prin voltametrie ciclica (VC)

Raspunsul voltametric al ADS a furnizat informatii importante privind comportarea lor
electrochimica in procesul de oxidare a poluantilor biorefractari studiati, compusii activi
farmaceutici: DCF, NPX si PXC.

Pentru masuratorile potentiostatice §i  stocarea datelor s-a folosit un
potentiostat/galvanostat EcoChemie Autolab-PGSTAT 302 (Eco Chemie, Olanda) controlat
de soft-ul GPES (General Purpose Electrochemical System) versiunea 4.9 si o celula
Methrom cu trei electrozi. Conditiile de lucru au fost urmatoarele: electrolit suport Na2SOs
0,1 M (Sigma-Aldrich); viteza de scanare 0,05 V/s. Ca si contraelectrod s-a folosit un electrod
de platina cu suprafata de 1 cm?, iar ca electrozi de lucru ADS cu suprafete mai mici sau egale
cu 1 cm?. Electrodul de referinti a fost electrodul saturat de calomel (ESC).

Compusii farmaceutici activi supusi indepartarii/degradarii pe ADS au fost:

1. diclofenac, sarea de sodiu a acidului {2-[(2,6-Diclorfenil)amino]fenil}acetic, furnizata de
Amoli Organics Ltd., numita in continuare DCF

2. naproxen, acid (2S)-2-(6-Metoxi-2-naftil)propanoic, furnizat de o companie producitoare
de medicamente, numit in 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 in continuare PXC
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4.5. Degradarea electrochimica pe ADS

Degradarea electrochimica prin oxidare anodicd a compusilor studiati pe ADS avand
urmadtoarele compozitii de anod:

1. Ti/RuOz- TiO2 Raport molar Ru:Ti 1in solutia precursoare 30:70

2. TI/RuUO2/SnO2 — Sh205-RuO2 Raport molar Sn:Sb:Ru in solutia precursoare 94:3:3
s-a realizat intr-o celula de electroliza din plexiglas. S-au folosit cate doi electrozi din fiecare
compozitie de anod si trei catozi din otel inoxidabil, distanta anod - catod fiind de 1 cm.
Suprafata anodici utild a fost de 38 cm?. S-a lucrat la urmitoarele densititi de curent : 100,
200 si 300 A/m?, la un timp de electroliza de 30, 60, 120 si 180 min.

Experimentele s-au efectuat cu solutii ale compusilor studiati avand concentratiile de
10, 50, 100 si 200 mg/L, iar ca electrolit suport s-a folosit NaxSO4 0,1 M (Sigma-Aldrich).
Volumele solutiilor de lucru au fost de 75 ml. Solutiile de lucru s-au preparat din solutii stoc
de 1 mg/L pentru fiecare compus, prin diluarea corespunzatoare si ajustarea pH-ului cu NaOH
sau H2SOs (ambele Sigma-Aldrich). pH-ul de lucru a fost dupa cum urmeazi: 5,8 pentru
DCF, 7,5 pentru NPX si 7 pentru PXC.

De mentionat ca pentru fiecare compus s-a ales un set de valori pentru parametrii de

lucru: concentratie, densitate de curent si timp.
4.6. Degradarea electrochimica pe DDB

Degradarea electrochimica prin oxidare anodica a DCF pe DDB s-a realizat intr-0
celula de plexiglas. S-a folosit un anod de DDB furnizat de firma Magneto si doi catozi de
inox, distanta anod-catod fiind de 1 cm. Suprafata anodici utild a fost de 125 cm?. S-a lucrat
la densititi de curent de 10, 50 si 75 A/m?.

Experimentele s-au efectuat cu solutii de DCF avand concentratiile de 50, 100 si 200
mg/L, iar ca electrolit suport s-a folosit Na2SO4 0,1 M. Volumul solutiilor de lucru a fost de
200 ml, iar pH-ul a avut valoarea de 5,5.

4.7. Evaluarea electrodegradirii DCF pe ADS cu ajutorul voltametriei ciclice (VC)

Experimentele de VC au fost efectuate utilizdnd un potentiostat/galvanostat
EcoChemie Autolab-PGSTAT 302 controlat de soft-ul GPES 4.9 si o celula Methrom cu trei

electrozi. Ca si electrod de referintd s-a folosit ESC, iar ca si contraelectrod un electrod de
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platind cu suprafata de 1 cm? Electrodul de lucru a fost un electrod DDB cu o arie a
suprafetei active de 0,071 cm? si a fost furnizat de Windsor Scientific Ltd.

Inainte de efectuarea masuratorilor electrochimice, electrodul de lucru, DDB, a fost
curatat cu atentie, degresat si tratat prin lustruire cu pulbere de oxid de aluminiu (0,1 mm), si
in final spalat cu apa distilata. Interfata electrodului de lucru cu mediul apos a fost stabilizata
prin scandri repetate n solutia electrolitului suport Na2SO4 0,1 M in domeniul de potential -
0,5 Vsi +1,5 V vs. SCE. Voltamogramele ciclice au fost inregistrate la o viteza de scanare de
50 mV/s si la temperatura camerei.

Experimentele de VC au fost efectuate in solutiile initiale de DCF (50, 100 si 200
mg/L DCF in Na;SO4 0,1 M), si 1n solutii electrolizate. Solutiile electrolizate au rezultat din
experimentele de degradare a DCF prin oxidare electrochimicad pe cele doua compozitii de
anod:

1. Ti/RuO2- TiO2 Raport molar Ru:Ti in solutia precursoare 30:70
2. TI/RUO2/Sn02-Sh0s-RuO2  Raport molar Sn:Sb:Ru in solutia precursoare 94:3:3

4.8. imbuniitiitirea biodegradabilititii efluentilor farmaceutici
4.8.1. Cracteristicile efluentului simulat cu continut de DCF (EF-DCF)

EF-DCF utilizat in experimente a avut caracteristicile: pH - 5,8, DCF — 50 mg/L,
lactoza — 500 mg/L, CCO — 583 mg O-/L, CBOs - 29,0 mgO-/L, raportul CBOs/CCO (R) -
0,05, NaxS0s - 14,2 g/L. Lactoza a fost aleasa ca si component al EF-DCF deoarece este un
excipient pentru formularile farmaceutice ale medicamentelor cu continut de DCF.

Conditiile de lucru au fost alese tindnd cont de faptul ca rezultatele cele mai bune
pentru indepirtarea/degradarea DCF pe ADS au fost obtinute pe Ti/RuO2-TiO, la 300 A/m? si

120 min de electroliza.
4.8.2. Metoda electrochimica

Metoda electrochimicd aplicatd a fost oxidarea electrochimicda pe ADS avand
compozitia de anod TiI/RuO2-TiO> (raport molar Ru:Ti in solutia precursoare 30:70). S-a
folosit o celula din plexiglass, doi anozi Ti/RuO»-TiO: si trei catozi din otel inoxidabil cu o
distantd anod-catod de 1 cm. Suprafata anodici utili a fost de 36 cm?, iar volumul solutiilor
de lucru a fost de 100 ml. Experimentele s-au efectuat la o densitate de curent de 300 A/m?,

un timp de electroliza de 120 min, iar solutiile de lucru au fost agitate magnetic.
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4.8.3. Metoda foto-electrochimica

Metoda foto-electrochimica a fost efectuata pe Ti/RuO2-TiO2 (raport molar Ru:Ti in
solutia precursoare 30:70) la o densitate de curent de 300 A/m?, timp de electrolizd de 120
min si aplicand agitarea si iradierea solutiilor de lucru cu volume de 100 ml. Sursa de radiatie
UV a fost o lampa UVP cu urmatoarele caracteristici: 254 nm UV, 8-Watt, 230 V~50Hz si
0,32 Amps.

4.8.4. Metoda combinata electrochimic — fotocatalitic

Pentru degradarea fotocatalitica a EF-DCF au fost utilizati doi fotocatalizatori pe baza
de material zeolitic functionalizat cu TiO2 respectiv TiO2 dopat furnizati de un institut de
cercetari, obtinerea lor nefacand obiectul prezentei teze [1]. Utilizarea lor in experimentele de
indepartare/degradare a DCF a fost facuta cu scopul de a compara electrodegradarea DCF pe
ADS cu alte metode.

Fotocatalizatorii utilizati au fost:

1. Z-TiO2-Ag raport masic zeolit : TiO2 dopat cu Ag in amestecul de sintezd - 50:1
2.Z2-TiO2  raport masic zeolit : TiO2 in amestecul de sinteza -15:1

Concentratia fotocatalizatorului in solutiile de lucru a fost de 1 g/L si a fost mentinut
in suspensie cu ajutorul unui agitator magnetic. Solutiile de lucru au avut volumul de 200 mL.
Caracteristicile sursei de radiatie UV a fost prezentata mai sus. Dupd o iradiere de 60 min,
solutia rezultatd in urma tratarii fotocatalitice a fost centrifugatd la 5000 rot/min timp de 20
min. Un volum de 100 ml a fost supus electrodegradarii pe Ti/RuO2- TiO2 intr-o celuld din
plexiglas echipati cu un agitator magnetic. Suprafata anodica utili a fost de 36 cm?. S-a lucrat

la densitatea de curent de 300 A/m? si 120 min de electroliza.

4.9. Aplicatii ale electrodegradarii pe ADS pentru ape reale cu continut de
antiinflamatoare nesteroidiene (AINS)

Electrodegradarea pe ADS s-a aplicat pe efluentul unei statii de epurare municipale
imbogatit cu DCF si respectiv cu un amestec de AINS: diclofenac (DCF), ibuprofen (IBP) si
naproxen (NPX).

Experimentele de electrodegradare s-au realizat cu ADS avand compozitia de anod:

1. Ti/RuO.- TiO2 Raport molar Ru:Ti in solutia precursoare 30:70
2. Ti/RuO2/Sn0O2 — Sh20s-RuO> Raport molar Sn:Sb:Ru in solutia precursoare 94:3:3
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S-a utilizat o celula de electroliza din plexiglas. S-au folosit cate doi electrozi din
fiecare compozitie de anod si trei catozi din otel inoxidabil, distanta anod - catod fiind de 1
cm. Suprafata anodica utili a fost de 38 cm?, iar volumul solutiilor de lucru a fost de 75 ml.

In cazul electrodegradarii DCF s-a lucrat la densitatea de curent de 300 A/m? si un
timp de electroliza de 120 min. In cazul electrodegradarii amestecului de AINS s-a lucrat la
urmatoarele densititi de curent: 50, 100, 200 si 300 A/m?, la un timp de electroliza de 120 si
180 min.

Electrodegradarea pe ADS a DCF din efluentul unei statii de epurare municipale a
implicat efectuarea de experimente atat cu solutii sintetice cu continut DCF cat si cu efluentul
unei statii de epurare municipale imbogatit cu DCF (EF-DCF). Experimentele in care s-a
aplicat electrodegradarea DCF in solutii sintetice au fost efectuate utilizand solutii de DCF
avand concentratia de 1 mg/L, la valori ale pH-ului de 5,8 si respectiv 11, iar ca electrolit
suport s-a folosit Na,SO4 0,1 M. EF-DCF utilizat in experimentele de electrodegradare a avut
urmatoarele caracteristci: pH 11, DCF 1 mg/L si Na,SO4 14,2 g/L.

In cazul electrodegradarii pe ADS a amestecului de AINS, experimentele au fost
efectuate utilizand efluentul unei statii de epurare municipale imbogatit cu poluanti. Astfel,
continutul de poluanti in efluentul statiei de epurare municipale a fost de 48 ug/L DCF, 38
ug/L IBP si 41 pg/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 spectrofotometrici si evaluarea electrodegradarii pe ADS a DCF,
NPX, PXC

Caracterizarea spectrofotometricd a compusilor studiati si a evolutiei electrodegradarii
lor pe ADS a fost efectuata prin inregistrarea spectrelor de absorbtie in 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
analizd este redat in continuare.

Dupa acidularea probei, se barboteaza cu gaz purtator timp de 2 minute pentru a
elimina compusii ce contin carbon anorganic. In continuare proba este introdusa in tubul de

combustie, unde pe un catalizator de platina la 680 “C, carbonul organic este oxidat la dioxid
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de carbon. Acesta este determinat cu ajutorul analizorului de gaz cu radiatii infrarosii

nedispersate. Rezultatele se exprima in mg C/L. Limita de detectie este de 0,05 mg C/L.

4.12. Determinarea consumului biochimic de oxigen (CBOs)

Determinarea CBOs s-a efectuat conform SR EN 1899/1-2003. Principiul metodei este
redat in continuare.

CBOs rezulta din diferenta intre concentratiile oxigenului dizolvat in proba supusa
analizei la inceputul si la sfarsitul perioadei de incubare. Incubarea probelor diluate in
proportii convenabile cu apd de dilutie saturatd in oxigen si Insdmantate, se realizeaza la
temperatura de 20+1 °C si la intuneric, in flacoane umplute complet si inchise etans, pe 0

perioada 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 1n continuare.

Se fierbe cu refluxare pe o duratd determinatd, o proba de apa in amestec cu sulfat de
mercur (II), cu o cantitate cunoscuta de dicromat de potasiu, In prezenta unui catalizator de
argint in mediu puternic acidulat cu acid sulfuric, astfel incat o parte din dicromatul de potasiu
este redus de materiile organice oxidabile prezente. Se titreaza excesul de dicromat de potasiu
cu o solutie titrata de sulfat de fier (II) si amoniu. Se calculeaza valoarea CCO plecand de la

cantitatea de dicromat de potasiu redus. Rezultatele se exprima in mg O2/L.

4.14. Gaz cromatografia cuplatd cu spectrometria de masa (GC-SM) pentru

determinarea DCF din solutiile tratate prin electrodegradare pe ADS

Ca tehnica de lucru pentru aprecierea calitativa a produsilor de degradare rezultati in
procesul de electrooxidare a DCF pe ADS a fost utilizatdi GC-SM. Analizele GC-SM s-au
efectuat utilizand un gaz-cromatograf Agilent 7890A cuplat cu spectrometru de masa tip trapa
ionica Agilent 240MS.

Conditiile de lucru au fost urmatoarele:
e coloana cromatografica DB-5MS 60 m, 0,25 mm DI, 0,25 um df
e injectie splitt 1:1

e temperatura injector 280 °C, proba injectata:1ul, debit: 1,4 mL/min
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e gaz purtator: heliu 6,0

e program de temperatura pentru cuptor: 50 °C(1 min), 10°C/min pana la 300 °C,
unde se mentine 20 min

e ionizarea probei s-a realizat extern (EI) in conditii standard (70 eV), la un
curent de emisie de 25pA

e inregistrarea cromatogramelor s-a realizat in domeniul 50-500 m/z

Pregatirea extractelor organice este descrisa in continuare. Izolarea componentelor
semivolatile s-a realizat prin extractie lichid-lichid cu diferiti solventi, din probe aduse la pH
5-5,5 cu acid fosforic. S-au efectuat 3 extractii, fazele organice reunite fiind uscate pe Na>SO4
anhidru si apoi concentrate pana la un volum de 10 mL. Sulfatul de sodiu a fost apoi spalat de
doua ori cu cate 10 mL hexan, solventul fiind apoi reunit cu proba.

Solutiile electrolizate si analizate prin GC-SM au provenit dintr-o solutie initiala cu
concentratia de 100 mg/L DCF in Na2SOa4 0,1 M si supusa electrolizei pe ADS la o densitate
de curent de 300 A/m? si un timp de electroliza de 120 minute.

4.15. Gaz cromatografia cuplati cu spectrometria de masa (GC-SM) pentru

determinarea NPX din solutiile tratate prin electrodegradare pe ADS

Sistemul GC-SM utilizat a constat din GC 6890N, MS MSD 5975B Ambele Agilent.
Metoda de extractie a utilizat diclorometan puritate cromatografica si s-a efectuat o extractie
lichid-lichid in 2 serii a 30 mL solvent la ~ 500 mL proba. Apoi, s-a procedat la uscare pe
suflat de sodiu anhidru si concentrarea extractului la 0,5 mL sub azot.

Diclorometanul a fost achizitionat de la LGC Standards Germania. Apa utilizata a fost
de tip 1, obtinuta de la un echipament Merck Millipore. Analizele au fost obtinute si
prelucrate cu softul ChemStation MSD pentru echipament GC MSD Agilent.

Metoda de analiza GC/MS a presupus:

e volum proba injectat: 1 uL

e coloana capilara tip 5% fenil, 50m x 0,25mm I.D., 0,25 um

e port de injectie : 280 °C

e cuptor: 40 °C---1 min - rampa de 20 °C/min ---290 °C ---15 min

e linie transfer MS: 290 °C

e debit coloana: 1 mL/min

Conditiile de lucru pentru spectrometrul de masa au fost:

e temperatura sursei : 230 °C
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e temperatura cuadrupolului: 150 °C

e mod de achizitie: scanare in modul complet in domeniu de masa: 50-325 Da

Solutiile electrolizate si analizate prin GC-SM au provenit dintr-o solutie initiala cu
concentratia de 100 mg/L NPX in Na,SO4 0,1 M si supusa electrolizei pe ADS la o densitate
de curent de 300 A/m? si un timp de electrolizi de 120 minute.

4.16. Metoda cromatografiei de lichide de inalta performanta (CLIP) cu detectie UV
aplicata la determinarea DCF, IBP si NPX din ape reale

Controlul eficientei procesului aplicat s-a facut prin determinarea concentratiei
reziduale a DCF, IBP si NPX din solutiile electrolizate prin metoda CLIP cu detectie UV.

Pentru a studia comportarea in sistem cromatografic a DCF, IBP si NPX 1in testarile de
laborator efectuate s-a utilizat un sistem HPLC Agilent 1100 alcatuit din:

e pompa cuaternara cu elutie in gradient sau izocrata capabila sa furnizeze in sistem o
faza mobild cu 4, 3 sau 2 componenti, cu debit variabil; suport flacoane reactivi si
degazor cu membrana; autosampler cu o capacitate de 100 pozitii si volum de injectare
variabil (0,1-100 pl); termostat pentru mentinerea constanta a temperaturii in coloana
cromatografica;

e coloane cromatografice Zorbax Eclipse XDB C8, C18 cu lungimea de 15 cm, diametrul
interior de 4,6 mm si diametrul particulelor de faza stationara de Spum;

e coloana cromatograficd LiChrosphere® 100 RP-18 C18 cu lungimea de 12,5 cm,
diametrul interior de 4 mm si diametrul particulelor de faza stationara de Spm
achizitionata de la Merck (Darmstadt, Germany) protejatd de o precoloand
LiChrosphere® 100 RP-18 (4 mm x 4 mm i.d., 5 um);

e detector UV/Vis (MWD) cu lungime de unda variabila si capacitate de a inregistra
simultan la cinci lungimi de unda diferite;

e soft de control aparat, achizitie, prelucrare, raportare date (ChemStation).

Experimentele privind izolarea antiinflamatoarelor in medii lipsite de interferente
precum §i recuperarea cantitativa a acestora din probe de apa prin extractie EFS s-au realizat
cu ajutorul unui sistem de extractie in faza solida Macherey-Nagel prevazut cu o pompa cu
vid reglabil, cu capacitatea 10 pozitii pentru cartuse.

S-au utilizat cartuse de extractie: Oasis HLB (60 mg/3 mL), Waters (USA); Supelclean
ENVI-18 (1000 mg/6 mL), Supelco si LiChrolut-EN (200 mg/3mL), Merck, confectionate din

polipropilend contindnd ca material adsorbant octadecilsilice modificata pentru analiti polari.
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studiului dependentei retentiei cromatografice de structura compusului sunt urmatoarele:

e coloana: LiChrosphere® 100 RP-18 C18, 5 um, lungime 125 mm, d.i. 4 mm

Conditiile optime de separare cromatografica si detectie care au fost stabilite in urma

e volum injectat: 20 ul

temperatura coloanei: 250 °C

o faza mobila: acetonitril : 50 mM dihidrogenofosfat de potasiu in apa (pH=4,6)

e debit faza mobila: 1 ml/min

e clutie cu gradient (programul este prezentat in Tabelul 1)
e detectie UV: X = 220 nm pentru IBP, 230 nm pentru NPX, 248 si 285 nm

pentru DCF

Tabelul 4.1. Programul elutiei 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

Conditiile de pretratare a probei de apa prin extractie in faza solida selectate in urma

experimentelor efectuate sunt urmatoarele:

conditionare cartus: 3 mL acetat de etil, 3 mL metanol si 3 mL apd pentru uz CLIP

acidulata (pH=2) cu un debit de 5 mL/min, reglat cu ajutorul pompei de vid

trecerea probei de apa (1000 mL) prin cartus cu un debit de 10 mL/min sub vacuum

spalare cartus cu 5 mL apa HPLC cu un debit de 5 mL/min sub vacuum

uscare faza adsorbanta sub un curent slab de aer timp de 30 minute

elutia analitului cu 3 mL acetat de etil cu un debit de 1mL/min sub vacuum

concentrare si uscare eluat si reconstituire la un volum de 1 mL cu metanol

injectare in coloana cromatografica
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Capitolul 5.
Degradarea electrochimica avansata a antiinflamatoarelor nesteroidiene pe
anozi cu dimensiuni stabile

5.1. Caracterizarea materialelor de electrod pentru
indepartarea/degradarea poluantilor organici biorefractari din ape uzate
prin oxidare electrochimica

Cercetarile privind obtinerea, caracterizarea si testarea anozilor cu dimensiuni stabile
(ADS) cuprind aspecte ale chimiei suprafetei, fizicii suprafetei, chimia starii solide, fizica
starii solide si implicd, pe langa tehnicile electrochimice (VC — volatmetrie ciclica, SIE —
spectroscopie de impedanta electrochimica etc.) si utilizarea a numeroase tehnici
spectroscopice si structurale cum ar fi: DRX — difractie de raze X, MES —microscopie
electronica de scanare, MET — microscopie electronica de transmisie, XED — spectroscopie de
raze X cu energie dispersiva, MIS — microspectroscopie ionicd secundara etc. ceea ce conferd

investigatiilor caracterul interdisciplinar tipic al stiintei materialelor [1].

5.1.1. Caracterizarea morfologica prin microscopie electronica de scanare (MES)
Imaginile MES ale ADS cu pelicula de oxizi ai metalelor nobile (Fig. 5.1 a) si oxizi ai
metalelor nenobile (Fig. 5.1 b) releva o morfologie a suprafetei relativ compacta, straturile de
acoperire avand relativ putine fisuri (asa numitele mud-like cracks) si fiind putin poroase.
Prezenta acestor fisuri faciliteaza formarea TiO2 cu o conductivitate slaba. Prin urmare,
rezistenta suprafetei electrodului in timpul testdrii lui poate creste si astfel activitatea

electrodului ar putea fi redusa datorita formarii TiO».

a. b.
Fig. 5.1. Imagine MES a ADS: (a) Ti/RuO2-TiO2 (marire: 24000x) si (b) Ti/RuO2/SnO:-
Sb20s-RuO; (marire: 25000x)
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In Fig. 5.2 si 5.3 sunt redate spectrele XED corespunzatoare imaginilor MES

inregistrate pentru ADS preparati. Aceste spectre confirma prezenta in straturile

electrocatalitice a oxizilor corespunzatori metalelor din sarurile precursoare.

Ru

Ti

—
2
3
=l
<
=
e
3

1.30 2.30 3.30 4.30 5.30 6.30 7.30 8.30 9.30 10.30 11.30 12.30 13.30 keV

Fig.5.2 Spectrul XED pentru Ti/RuO2-TiO>

6.00 8.00 10.00 12.00 14.00 keV

Fig. 5.3 Spectrul XED pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO>

5.1.2. Caracterizarea materialelor de electrod prin difractie de raze X (DRX)

Spectrele DRX sunt redate in Fig. 5.4 si 5.5. Analiza acestor spectre a confirmat ca
in pelicula electrocatalitica cu continut de metale nobile sunt prezenti oxizii TiO2 $i RuOs.

De asemenea, in pelicula electrocatalitica cu continut de metale nenobile a fost
identificat oxidul de SnO>, in timp ce prezenta oxizilor de Sh2Os RuO> si TiO2 nu a putut fi
identificata cu certitudine deoarece fie apar suprapuneri ale liniilor spectrale, fie acesti oxizi

nu pot fi detectati ca urmare a continutului redus de faza.
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5.1.3. Caracterizarea electrozilor din punct de vedere al proprietatilor electrochimice
prin voltametrie ciclica (VC)

Voltamograma ciclica inregistratd pentru ADS cu pelicula de oxizi ai metalelor
nobile in domeniul de potential de -0,5>+1,5 V/ ESC in electrolitul suport Na,SO4 0,1 M
(Fig. 5.6) releva faptul ca pana la potentialul de descarcare al oxigenului de 1,1 V/ ESC
curentul de oxidare este aproape constant dupd care creste brusc ca urmare a descarcarii
oxigenului. Nu se observa nici un curent de oxidare/reducere inainte de 1,1 V/ ESC pentru
nici una dintre compozitiile de anod. Acest tip de comportare reflectd natura usor
polarizabila a interfetei solid-electrolit. Alura curbelor de polarizare in cazul compozitiilor
de anod in domeniul de potential studiat este tipica electrozilor cu strat activ electrocatalitic

obtinut prin descompunerea termica a sarurilor corespunzatoare.

0,005

0,004 H

0,003 -

0,002 H

1 A]

0,001

0,000 S

-0,001 , . , . , , , , ,
-0,5 0,0 0,5 1,0 15

E [V] vs. ESC

Fig. 5.6. Voltamograma ciclica in electrolit suport Na>SO4 0,1 M a electrodului
Ti/RuO2-TiO:
viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ESC

Curentul de fond si fereastra de potential sunt doud aspecte care se iau in
considerare pentru caracterizarea materialelor de electrod cu proprietiti electrocatalitice. In
general, curentul de fond considerat ca si componentd capacitivd datoratd dublului strat

electric este mai mare si fereastra de potential mai ingustd pentru materialele de electrod cu
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activitate electrocataliticd. Fereastra de potential consideratd ca fiind domeniul de potential
dintre descarcarea anodica a oxigenului si descarcarea catodica a hidrogenului difera de la
un material de electrod la altul in functie de compozitia acestora. Pentru ADS, este
importantd componenta anodica a ferestrei de potential deoarece sunt vizate aplicatii de
electrooxidare anodica, astfel ca nu se ia in considerare componenta catodica, acesta fiind
motivul pentru care nu s-a ajuns cu domeniul de potential la descarcarea hidrogenului.
Consideratiile de mai sus sunt adevarate si pentru voltamograma ciclica inregistrata
pentru electrodul ADS cu peliculd de oxizi ai metalelor nenobile in domeniul de potential

-0,5->+1,5 V/ ESC 1n electrolitul suport Na2SO4 0,1 M (Fig. 5.7).

0,005

0,004 H

0,003

0,002 H

ITA]

0,001 +

0,000 - f’

-0,001 H

T T T T T T T T T
-0,5 0,0 0,5 1,0 1,5

E [V] vs. ESC

Fig. 5.7. Voltamograma ciclica in electrolit suport Na>SO4 0,1 M a electrodului
Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC

Fata de electrodul Ti/SnO2-Sh20s pentru care potentialul de descarcare al oxigenului
este de 1,4 V/ESC [2], in cazul Ti/RuO2/Sn0O,-Sh20s-RuO. acesta devine 1,06 V/ESC.
Aceasta deplasare a potentialului de descércare a oxigenului spre valori mai putin pozitive se
poate datora stratului intermediar de RuO: introdus in compozitia de anod pentru a mari
ciclul de viata al electrozilor ADS cu pelicula de oxizi ai metalelor nenobile, inducand astfel
si o posibila imbunatatire a activitatii electrocatalitice. Pe de altd parte, o valoare mai
scazuta a suprapotentialului de descarcare a oxigenului ar putea conduce la o eficienta de

degradare mai redusa a poluantului organic si la un randament de curent scazut. Tinand cont
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de clasificarea din cadrul sectiunii 1.2. referitoare la electrozii activati cu un strat de oxizi,
aceasta compozitie de anod este un amestec de oxizi metalici activi (RuO2) si non-activi
(SnO2, Sh20s), comportarea acestui anod fiind mai apropiatd de cea a oxizilor activi
caracterizati prin valoare scazuta a suprapotenialului de descarcare a oxigenului.

In Fig. 5.8 — 5.13 sunt prezentate voltamogramele ciclice ale electrozilor studiati in
electrolit suport Na2SO4 0,1 M si in prezenta poluantilor propusi spre indepartare/degradare.

Examinarea voltamogramelor in prezenta i in absenta poluantilor aratd ca
voltamogramele se suprapun perfect sau aproape perfect ceea ce sugereaza ca procesul de
oxidare a poluantilor nu are loc direct si ca acesta se poate desfasura in conditiile descarcarii
simultane a oxigenului. Este posibila oxidarea indirecta, care se produce prin intermediul
unor mediatori. Acesti mediatori pot fi mediatori de suprafata, care raméan fixati pe suprafata
anodului unde sunt generati continuu sau mediatori de volum, care se genereaza
electrochimic, dar se detagseaza de suprafata electrodului si actioneaza in volumul solutiei.

Apar totusi mici diferente functie de compozitia ADS si tipul antiinflamatorului
care ar putea influenta procesul de electrodegradare prin efectul pe care il au asupra
suprapotentialului de descarcare a oxigenului si al unui posibil proces de adsorbtie a
poluantului pe suprafata materialului de electrod. O valoare mica a suprapotentialului de
descarcare a oxigenului aratd, asa cum s-a mentionat mai sus, un proces de electrodegradare
simultan cu reactia de descarcare a oxigenului sau un proces indirect de electrooxidare prin
intermediul oxigenului rezultat sau a radicalilor hidroxil formati. In orice situatie, este de
asteptat ca procesul de electrodegradare sd decurga cu un randament de curent scazut.
Procesul de adsorbtie poate fi remarcat prin cresterea dublului strat electric evidentiat prin
componenta capacitiva, adica a curentului de fond.

Pe baza rezultatelor de VC se pot trage urmatoarele concluzii:
(i) pentru Ti/RuO2-TiOz, prezenta DCF si a PXC nu a influentat comportarea electrochimica
a materialului de anod, in timp ce in prezenta NPX s-a constatat o usoard polarizare a
materialului de electrod si cresterea curentului anodic Tnainte de descarcarea oxigenului care
s-ar putea datora procesului de degradare a NPX pe suprafata anodului; aceeasi comportare a
NPX a fost identificata si pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO2, cu mentiunea ca gradul de
polarizare este mai redus in comparatie cu Ti/RuO2-TiO-
(i) DCF si PCX au avut o influenta similara asupra materialului de anod Ti/RuO2/SnO;-
Sb20s-RuO», si anume se constatd un efect de depolarizare si de crestere a curentului de
fond; cresterea curentului de fond aratd un potential proces de adsorbtie a poluantului pe

suprafata materialului de anod, iar fenomenul de depolarizare aratd o intensificare a
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procesului de descarcare a oxigenului, care ar contribui la scdderea randamentului global de
curent si o reducere a efiecientei de degradare, respectiv de mineralizare a poluantului

organic.
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Fig. 5.8. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 in electrolit suport
Na>SO4 0,1 M (1) si in prezenta de DCF (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC
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Fig. 5.9. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO2 in electrolit suport Na2SOa
0,1 M (1) si in prezenta NPX (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC
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Fig. 5.10. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2-TiO3 in electrolit suport Na,SO4
0,1 M (1) si in prezenta PXC (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 VV/ ESC
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Fig. 5.11. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO: in electrolit
suport Na2SO4 0,1 M (1) si in prezenta DCF (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC
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Fig. 5.12. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO: in electrolit
suport NazS0O4 0,1 M (1) si in prezenta NPX (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC

0,006 2

0,005 - \\

0,004

=Y

0,003

I [A]

0,002
0,001

0,000 %

-0,001 +

T T T T T T T T T
-0,5 0,0 0,5 1,0 1,5

E [V] vs. ESC

Fig. 5.13. Voltamogramele ciclice ale electrodului Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO: in electrolit
suport Na2SO4 0,1 M (1) si in prezenta PXC (2); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC

77

BUPT



5.1.4. Concluzii partiale

Au fost preparati si caracterizati ADS cu peliculd electrocataliticd a metalelor nobile
(Ru) si nenobile (Sn, Sb). Prepararea s-a facut prin descompunerea termicd a sarurilor
corespunzatoare, iar caracterizarea straturilor electrocatalitice s-a facut prin MES, DRX, si
VC.

ADS au fost preparati pentru a fi utilizati la Indepartarea/degradarea poluantilor
organici biorefractari, compusii activi farmaceutici diclofenac (DCF), naproxen (NPX) si
piroxicam (PXC), prin oxidare electrochimica.

Imaginile MES ale electrozilor ADS cu pelicula de oxizi ai metalelor nobile si oxizi
ai metalelor nenobile au prezentat o morfologie a suprafetei relativ compacta.

Spectrele DRX au confirmat ca in pelicula electrocatalitica cu continut de metale
nobile sunt prezenti oxizii TiO2 si RuO2. De asemenea, in pelicula electrocatalitica cu
continut de metale nenobile a fost identificat oxidul de SnO2, in timp ce prezenta oxizilor de
Sh20s, RuO2 si TiO2 nu a putut fi identificata cu certitudine.

Voltamogramele ciclice au permis caracterizarea electrochimica a materialelor de
anod din punctul de vedere al ferestrei de potential si al componentei capacitive. Ambele
compozitii de anod sunt caracterizate prin fereastra de potential anodica ingustd, adica
descarcarea oxigenului decurge la valori scazute ale suprapotentialului, comportare
caracteristicd oxizilor metalici activi. Aceastd caracteristici se manifestd si pentru
compozitia de anod Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s5-RuO>, chiar dacd aceastd compozitic de anod
contine oxizi metalici non-activi, ceea ce aratd o manifestare importanta a RuOo.

Prezenta DCF si a PXC nu a influentat comportarea electrochimica a materialului de
anod Ti/RuO2-TiOg, aratand ca degradarea acestora prin oxidare electrochimica pe ADS ar
putea avea loc concomitent cu descarcarea oxigenului. O usoara polarizare a materialului de
electrod si cresterea curentului anodic inainte de descarcarea oxigenului s-a gasit in prezenta
NPX, care s-ar putea datora procesului de degradare a NPX pe suprafata anodului. Acelasi
efect al NPX a fost identificat si pentru compozitia de anod de Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s-RuOz,
dar gradul de polarizare a fost mai redus.

Un efect de depolarizare si de crestere a curentului de fond a materialului de anod
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,05-RuO2 a fost identificat in prezenta DCF si PCX, care informeaza
contribui la scaderea randamentului global de curent, precum si la un potential proces de

adsorbtie a poluantului pe suprafata materialului de anod.
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5.2. Studii  privind electrodegradarea compusilor de tipul
antiinflamatoarelor nesteroidiene (diclofenac, naproxen si piroxicam) pe

ADS
5.2.1. Electrodegradarea diclofenacului pe ADS

5.2.1.1. Caracterizarea spectrofotometrica a DCF si evaluarea electrodegradarii DCF
pe ADS

Sarea de sodiu a acidului {2-[(2,6-Diclorfenil)amino]fenil}acetic (DCF), are
structura chimica prezentata in Fig. 5.14. Spectrul de absorbtie in UV a DCF in Na2SO4
0,1 M, redat in Fig. 5.15, prezintd doud benzi de absorbtie avand maximele la 193 nm, si
respectiv 277 nm. Absorbanta la 277 nm (Az77) a fost folosita pentru evaluarea procesului de
degradare a DCF pe ADS in functie de concentratia initiala a DCF, a densitatii de curent si a

timpului de electroliza.

COONa Cl
NH
Cl
Fig. 5.14. Structura chimica a DCF
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Fig. 5.15. Spectrul de absorbtie in UV al DCF in Na2SO4 0,1 M
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Spectrele in UV ale solutiilor rezultate in urma degradarii pe Ti/RuO2-TiO2 sunt
redate in Fig. 5.16 - 5.24. In cazul concentratiei initiale a DCF de 50 mg/L are loc deplasarea
maximului absorbantei de la 277 nm la 274, 273 si respectiv 272 nm si se constata cresterea
valorii absorbantei 1n raport cu cea a solutiei initiale la densitatile de curent de 100 si
200 A/m?. Explicatia este aceea ci la aceste densititi de curent are loc formarea unor
produsi de oxidare care au un coeficient molar de absorbtie mai mare decdt al DCF. La
densitatea de curent de 300 A/m? procesul are loc cu viteza mai mare, iar acesti produsi sunt
degradati in continuare astfel incat la 120 min de electroliza maximul absorbantei este
aplatizat.

Se poate observa ca la concentratia initiala de 100 si 200 mg/L DCF are loc scaderea
valorii absorbantei cu cresterea densitatii de curent si a timpului de electroliza. Maximul
absorbantei se deplaseaza de la 277 la 276, 275, 274 si respectiv 273 nm pentru concentratia

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 absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.17. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.18. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.19. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOz; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.20. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 21. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOz; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.22. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuQO2-TiO2; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.23. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuQO2-TiOz; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.24. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Spectrele Inregistrate in UV pentru solutiile initiale si cele rezultate in urma aplicarii
procesului de electroliza pe Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s-RuO> sunt redate in Fig. 5.25 — 5.33.
Pentru concentratia initiald a DCF de 50 mg/L, se remarca deplasarea maximului
absorbantei de la 277 nm la 273, 272, 271 si 270 nm si ca la densitatea de curent de 100
A/m? formarea produsilor de oxidare cu coeficient molar de absorbtie mai mare decat al
DCF este mult accentuatd. La densititi de curent de 200 si 300 A/m? si 120 min de
electrolizd maximul de la 277 nm se aplatizeaza extrem de mult.

La concentratia initiald a DCF de 100 mg/L procesul de formare a produsilor de
oxidare este pus 1n evidenta prin deplasarea maximului absorbantei de la 277 nm la valori de
274, 273 si respectiv 272 nm si valori ale acestuia mai mari sau egale decat/cu ale DCF 1n
primele 30 si 60 min de electroliza pentru oricare densitate de curent aplicata. Degradarea
acestor compusi se accentueazd pe masurd ce creste densitatea de curent si timpul de
electroliza astfel incat la 200 si 300 A/m? la 120 min asistim la o aplatizare extremi a
maximului de la 272 nm.

La concentratia initiala a DCF de 200 mg/L, pentru oricare densitate de curent
aplicata, timp de electroliza si solutie rezultatd in urma electrolizei se observa deplasarea
maximului absorbantei de la 277 nm la valori de 276, 275, 274, 273 si 272 nm. Examinarea
spectrelor arati cd degradarea lor are loc mai eficient la 300 A/m? si 120 min de electrolizi

cand in spectru maximul de la 273 nm se aplatizeaza.
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Fig. 5.25. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de curent:
100 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.26. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0,-Sh20s-RuO3; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electrolizi: i —0 min; 1 - 60 min; 2 — 120 min
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Fig. 5.27. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0,-Sh20s-RuO3; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 — 120 min
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Fig. 5.28. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de curent:
100 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.29. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.30. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electroliza: i —0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.31. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
100 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.32. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na;SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2/Sn0,-Sh20s-RuOz; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electrolizi: i —0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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Fig. 5.33. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min
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In Tabelul 5.1 este redata variatia relativa A277z nm pentru cele doud compozitii de
anod. Asa cum era de asteptat, pentru ambele compozitii de anod si pentru oricare din
concentratiile si densitatile de curent utilizate are loc un progres al degradarii DCF pe
masura ce timpul de electroliza a crescut.

Variatia relativa a absorbantei in UV a fost calculatd ca diferenta dintre absorbanta
solutiei initiale si absorbanta solutiei rezultate in urma electrodegradarii si masurate la
aceeasi lungime de unda, raportata la absorbanta initiala.

Variatia relativd negativa obtinutd in unele cazuri nu Inseamna cresterea
concentratiei DCF ci formarea unor compusi al caror coeficient molar de absorbtie la
lungimea de unda data este mai mare decat al DCF.

Pentru concentratia de 50 mg/L DCF si Ti/RuO2-TiOz, in primele 30 min predomina
formarea intermediarilor fapt reflectat de valorile negative ale variatiei relative Az77. Pe
masura ce timpul de electroliza creste, intermediarii sunt oxidati in continuare cu viteze cu
atat mai mari cu cat densitatea de curent este mai mare. Pe masurd ce variatia relativd Az77
creste, procesul de mineralizare se intensificd dupa cum aratd valorile pentru indepartarea
COT (Tabelul 5.3, sectiunea 5.2.1.2).

Valorile variatiei relative Az77 indica in cazul Ti/RuO2-TiO2 un proces de degradare
mai avansat pentru concentratia DCF de 200 mg/L fata de cea de 100 mg/L in primele 30-60
min pentru toate densitdtile de curent, iar la timp de electrolizd mai mare rezultatele sunt
apropiate, dupa cum se poate observa in Tabelul 5.1.

Viteza de reactie globala a procesului de electrodegradare a DCF se compune din
reactii care au loc succesiv si simultan, caracterizate prin modele cinetice diferite. in
spectrele UV in functie de timpul de electroliza pentru cele doud concentratii (100 si
200 mg/L DCF) nu se observa prezenta unor intermediari: aceasta aratd ca produsii
intermediari formati in primele minute sunt oxidati in continuare cu viteze mai mari decat
cele de formare a lor din DCF. Degradarea foarte rapida a intermediarilor accelereaza
procesul de formare a lor in primele 30-60 min, iar rezultatul este diminuarea mai
importanta a concentratiei DCF pentru o concentratie initiala mai mare. La un timp de
electrolizd mai mare variatia relativd A7z este apropiata pentru cele doua concentratii, in
acord cu evolutia COT (Tabelul 5.3, sectiunea 5.2.1.2) si arata ca procesul in ansamblu este
mai lent dupa 120 min.

Spre deosebire de Ti/RuO2-TiOz2, in cazul Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,0s-RuO: la concentratia
de 100 mg/L DCF si 30 min de electroliza se remarca formarea produsilor de degradare cu

coeficient molar de absorbtie mai mare decat al DCF la 277 nm pentru oricare densitate de
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curent aplicatd. Viteza de reactie este dependentd atdt de concentratia initiald cat si de
compozitia de anod utilizatd. Absorbantele mai mari observate pentru electrolizele cu
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RuUO, arata ca procesul este mai lent in acest caz si permite
inregistrarea spectrofotometrica a intermediarilor, care au absorbante mai mari decat DCF.
Pentru un timp de electrolizdA mai mare, 60-120 min, are loc degradarea avansatd a
intermediarilor, iar absorbantele devin semnificativ mai mici decat cele initiale. Aceastd
evolutie a fost mai intensd pentru concentratia de 50 mg/L DCF la 100 A/m?, Fig. 5.16 si
5.25 pentru ambele compozitii de anod. De asemenea, asa cum s-a ardtat mai sus, maximul
absorbantei s-a deplasat progresiv de la 277 nm spre valori mai mici atat la 50 mg/L DCF,
cat si la celelalte concentratii. Aceastd deplasare a maximului absorbantei se poate datora
produsilor de degradare rezultati din desfacerea partiala a ciclurilor aromatice si degradarea

lor ulterioara [3].

Tabelul 5.1. Conditiile de lucru si variatia relativa a Az77

Densitate Timp de Concentratie DCF [mg/L]
Compozitie de anod de curent | electroliza Variatia relativa Az77 [%]

[A/m?] [min] 50 100 200
30 -11,42 6,67 23,78
100 60 -3,92 13,72 34,55
120 20,47 47,01 54,77
30 -1,60 11,73 32,80
Ti/RuO.-TiO: 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/Sn02-Sh20s-Ru0O2 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

Afirmatiile de mai sus sunt sustinute de rezultatele obtinute prin GC-SM. Solutiile
electrolizate si supuse analizei GC-SM au provenit dintr-o solutie initiala cu concentratia de
100 mg/L DCF 1n Na2SO4 0,1 M si supusa electrolizei pe cele doud compozitii de anod la o
densitate de curent de 300 A/m? si un timp de electrolizi de 120 min.
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Pentru ambele compozitii de anod a avut loc ruperea legaturii N-nucleu aromatic

substituit cu gruparea CH>-COO-, prin analiza GC-SM detectandu-se 2,6-Dicloranilina

(Tabelul 5.2). Acest compus a fost identificat ca si intermediar aromatic si la degradarea

DCF pe DDB [4,5]. In ceea ce priveste Ti/RuO2/Sn02-Sb,0s-RuO2, numarul compusilor

rezultati in urma degradarii a fost mai mare. Dintre acestia putem mentiona: 2,6-Diclor-N-

fenilanilina, 2,6-Diclor-N-(2-metilfenil)anilina si N-(2,4-Diclorfenil)benzamida (Tabelul

5.2).

Tabelul 5.2. Structura chimica a intermediarilor rezultati in urma degradarii DCF pe ADS

Denumire intermediar

Timp de retentie [min] / Solvent

hexan:

Structura chimica

hexan . diclormetan
diclormetan
NH 2
) o cl cl
2,6-Dicloranilina 13,25 13,26 13,26
cl
2,6-Diclor-N-fenilanilini 20,66 20,67 @[ NH\@
cl
Cl CH3
2,6-Diclor-N-(2- NH
metilfenil)anilin 21,31 21,31 @[ \©
cl
cl
N-(2,4-
Diclorfenil)benzamida 21,69

5.2.1.2. Mineralizarea DCF

Ac77 variaza proportional cu concentratia §i poate fi folositd pentru evaluarea

mineralizarii DCF [6]. Cu toate acestea, produsii de degradare isi aduc propria lor

contributie In spectru si de aceea variatia relativd a A277 nm nu reflectd cu exactitate
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mineralizarea DCF. Pentru a avea o evaluare corectd a mineralizarii DCF s-au efectuat

determindri ale COT 1n solutiile electrolizate. Rezultatele obtinute sunt redate in Tabelul 5.3.

Indepartarea COT a fost calculata cu ajutorul (ec.(1)):

ACOT
COT,

Indepiartare COT (%) = 100 )

unde COTy este valoarea initiala a carbonului organic total (in mg C/L), iar ACOT

este diferenta (in mg C/L) dintre COTy si valoarea COT la momentul t

Numarul atomilor de carbon mineralizati a fost calculat cu ajutorul (ec.(2)):

Indepartare COT +14

Numar atomi de carbon = o0 )

unde indepartarea COT este exprimata in %.

Rezultatele cele mai bune pentru mineralizarea DCF la cele doud compozitii de anod
s-au obtinut la 300 A/m?, 120 min de electroliza si 200 mg/L DCF, iar numirul atomilor de
carbon mineralizati aratd cd n cazul degradarii DCF pe cele doua compozitii de anod a avut
loc desfacerea ciclurilor aromatice si mineralizarea produsilor rezultati.

Acest proces a decurs cu randamente mai bune pe Ti/RuO.-TiO>. Pe Ti/RuO2/SnO,-
Sb20s5-RuO2 mineralizarea DCF are loc in proportie mai mica spre deosebire de Ti/RuO:-
TiO> la care rezultatele pentru indepartarea COT sunt apropiate indiferent de concentratia
initiala a DCF. Pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO; a prevalat in masura mai mare formarea

produsilor de degradare in detrimentul mineralizarii lor, asa cum indica si analiza GC-SM

[7].
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Tabelul 5.3. Conditiile de lucru, indepartarea COT si numarul de atomi de carbon
mineralizati la 120 min de electroliza
COTini: 29,88 mgC/L pentru cini=50 mg/L DCF; 59,97 mgC/L pentru cini=100 mg/L DCF;
108,07 pentru ¢in=200 mg/L DCF

Compozitie
de anod

Densitate
de curent

Concentratie DCF [mg/L]/ Concentratie DCF [mg/L]/ | Concentratie DCF [mg/L]/
COT [mgC/L] Indepartare COT [%] Numar atomi C

[A/m?] 50 100 200 50 100 200 50 100

200

Ti/RUOz/SﬂOz
-Sbh,05-RuO;

100 2350 | 4123 | 6880 | 2136 | 3124 | 3634 3 4
Ti/RUO,-TiO, | 200 1792 | 3447 | 6073 | 40,04 | 4252 | 43,80 6 6
300 17.00 | 3412 | 6034 | 4311 | 4311 | 4417 6 6

100 2773 | 4983 | 7407 | 719 | 1690 | 3146 1 2

200 2762 | 4502 | 6945 | 756 | 2493 | 3573 1 3

2 5

300 26,00 38,03 | 65,13 12,99 36,57 39,73

| O1 |~ OO0

Aceste rezultate sunt in concordantd cu preconizarile rezultate pe baza caracterizarii
materialelor de anod in prezenta DCF, legate de generarea unei cantitati mai mari de Oz ca si
reactie secundara si scdderea gradului de degradare/mineralizare a DCF. Totusi, concentratia
ridicatda a DCF nu a condus la colmatarea electrozilor, chiar daca s-a sesizat un proces de
adsorbtie. Mai mult, acest proces de adsorbtie a avut un efect pozitiv, probabil prin
asigurarea unei concentratii locale mai ridicate la suprafata electrodului, care a asigurat un

gradient de concentratie ca forta motrice a procesului global de degradare.

5.2.1.3. Compararea electrodegradarii/electromineralizarii DCF pe ADS cu

electrodegradarea/electromineralizarea pe DDB

Electrodegradarea DCF pe ADS a fost comparata cu cea pe DDB pentru a vedea
daca utilizarea ADS este oportund avand in vedere performantele si costurile acestor
materiale de electrod. Literatura mentioneaza DDB ca fiind foarte eficient in ceea ce priveste
mineralizarea substantelor organice [8-13]. Cu toate acestea este cunoscut faptul ca DDB
reprezinta totusi un material de anod destul de scump.

Spectrele in UV inregistrate pentru concentratia de 50 mg/L DCF si 50 A/m? (Fig.
5.34) arata descreserea maximelor absorbantelor tipice pentru DCF in Na>SOa4 de la 193 si
277 nm, alaturi de aparitia in spectru a unui umar la 212 nm. Aceastd evolutie sugereaza
formarea produsilor de oxidare. Odata cu cresterea timpului de electroliza acesti produsi

sunt oxidati In continuare fapt sugerat de disparitia umarului de la 212 nm [14].
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3,5

Absorbanta

200 250 300 350 400

Lungime de unda [nm]

Fig. 5.34. Spectrele de absorbtie in UV ale DCF in Na2SO4 0,1 M
anod: DDB; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 50 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 30 min; 2 - 60 min; 3 — 120 min

In timpul electrodegradarii DCF pe DDB a avut loc si un proces de mineralizare asa

cum se vede din valorile indepartarii COT redate in Tabelul 5.4.

Tabelul 5.4. Valoarea COT pentru solutiile rezultate in urma degradarii DCF pe DDB la
120 min de electroliza
COTini: 29,88 mgC/L pentru cini=50 mg/L DCF; 59,97 mgC/L pentru cini-100 mg/L DCF;
108,07 pentru ¢in-200 mg/L DCF

Concentratie DCF | Densitate de curent COT Indepartare COT
[mg/L] [A/m?] [mg/L] [%]
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 comparatie intre rezultatele obtinute pentru materialele de anod de ADS si anodul
de DDB este prezentata in Tabelul 5.5 pentru o concentratie de 200 mg/L DCF. Chiar daca

gradul de mineralizare cel mai bun al DCF este obtinut pentru anodul de DDB, consumul
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specific de energie a fost mai mare in cazul aplicarii DDB, observandu-se de asemenea si o

degradare a materialului de anod.

Tabelul 5.5. Performanta procesului de electrodegradare utilizand diferite
materiale de anod

. Raport Densitate Grad de Cor_ls_um
Material de 9 ’ . . specific de .
suprafata electrod [cm<] / | de curent | mineralizare . Observatii
anod volum solutie [mL] [A/m?] [%] energie
’ [KWh/m?]
DDB 112 75 89 45 | degradarea
anodului
TiI/RuO2-TiO2 1/1,6 100 44 31 -
Ti/RuO2/Sn0O>
-Sb,05-RUO, 1/1,6 100 40 36 -

5.2.1.4. Evaluarea electrodegradirii DCF pe ADS cu ajutorul voltametriei ciclice

Voltamogramele inregistrate pentru anodul de DDB in solutiile initiale
neelectrolizate si in solutiile de la degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/SnO-
Sh20s-RuO, 1a diferite concentratii ale solutiei initiale a DCF si diferite densitati de curent

sunt redate in Fig. 5.35 — 5.40.

5,0x10°
4,0x10° 1

3,0x10°

1A

2,0x10°

1,0x10° -

0,0 -

-1,0x10° -

0,5 0,0 0,5 1,0 1,5
E [V] vs.ESC

Fig. 5.35. Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB
in prezenta solutiilor rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 50 mg/L DCF pe
Ti/RuO2-TiO2: solutia initiala (i) si dupa 120 min de electroliza la 100 A/m? (1), 200 A/m?
(2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s; domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC
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5,0x10°
4,0x10° A

3,0x10°

HA]

2,0x10°
1,0x10° -

0,0

-1,0x10° -

-0,5 0,0 0,5 1,0 1,5
E [V] vs. ESC

Fig. 5.36. Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB
in prezenta solutiilor rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 100 mg/L DCF pe
Ti/RuO2-TiO2: solutia initiala (i) (dil. 1:2) si dupa 120 min de electroliza la 100 A/m? (1),
200 A/m? (2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 VV/ ESC

6,0x10°
5,0x10°
4,0x10° 1

3,0x10°

HA]

2,0x10°
1,0x10° -

0,0 -+

-1,0x10° -

0,5 0,0 0,5 1,0 1,5
E [V] vs.ESC

Fig. 5.37. Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB
in prezenta solutiilor rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 200 mg/L DCF pe
Ti/RuO2-TiO2: solutia initiali (i) (dil. 1:4) si dupa 120 min de electroliza la 100 A/m? (1)
(dil. 1:4), 200 A/m? (dil. 1:4) si 300 A/m? (2,3) (dil. 1:4); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC
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E [V] vs.ESC

Fig. 5.38. Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB
in prezenta solutiilor rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 50 mg/L DCF pe
Ti/Ru02/Sn02-Sh,0s-RuO: solutia initiala (i) si dupa 120 min de electroliza la 100 A/m?
(1), 200 A/m? (2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 VV/ ESC

5,0x10°
4,0x10° -
3,0x10° -

2,0x10° -

Al

1,0x10°

0,0 +

-1,0x10°° -

-2,0x10° . . . . .
-0,5 0,0 0,5 1,0 1,5

E [V] vs.ESC

Fig. 5.39. Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodului DDB
in prezenta solutiilor rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 100 mg/L DCF pe
Ti/Ru02/Sn02-Sh,0s-RuO,: timp de electroliza 120 min; densitate de curent: 100 A/m? (1),
200 A/m? (2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 VV/ ESC
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Fig. 5.40. Voltamogramele ciclice inregistrate la electrodul de DDB
in prezenta solutiilor rezultate de la degradarea unei solutii initiale cu 200 mg/L DCF pe
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO>: solutia initiala (i) (dil. 1:4) si dupa 120 min de electroliza la
100 A/m? (1), 200 A/m? (2) si 300 A/m? (3); viteza de scanare: 0,05 V/s;
domeniul de potential: -0,5>+1,5 V/ ESC

In experimente anterioare celor prezentate in aceasti sectiune [15], referitoare la
disponibilitatea DDB pentru detectia DCF, voltamogramele ciclice ale DDB inregistrate in
prezenta DCF au prezentat maxime ale curentului la + 0,7 V/ESC, indicat pentru detectie, si
la + 1 V/ESC. Aceste doua maxime pot fi de asemenea folosite pentru evaluarea degradarii
DCF pe electrozii ADS: Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3.

Din Fig. 5.35 — 5.40 se poate observa ca voltamogramele ciclice si-au pastrat alura in
timpul procesului de degradare, chiar dacd gradul de scddere a maximului de curent la
+0,7 V/ESC si +1 V/ESC difera pe masura ce densitatea de curent creste, observandu-se un
peak mai proeminent corespunzator prezentei intermediarilor pentru procesul de
electrooxidare condus la densitate de curent mai mica. Disparitia totald a maximului de
curent in voltamogramele ciclice la valoarea mai mare a potentialului (+1V/ESC) poate fi
atribuita unui proces de degradare avansata sau mineralizare a DCF [16].

Din voltamogramele ciclice ale DDB in Na2SO4 0,1 M (fond) si in prezenta solutiilor
de la degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/Sn0O,-Sh20s-RuO- s-a calculat curentul
util (Ai) la+ 0,7 V/ESC si + 1 V/ESC, care este direct proportional cu concentratia DCF.

Datele sunt prezentate in Tabelele 5.6 —5.11.
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Tabelul 5.6. Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultata din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiOz la o concentratie a solutiei initiale de

50 mg/L DCF
Densitate de curent ilaE=0,7V Al ilaE=1,0V Al
[A/m?] [A] [A] [A] [A]
0 (conc.ini.) 2,64-10° 2,55-10° 2,46:10° 2,30-10°
100 7,42-107 6,65-107 1,13-10° 9,54-1077
200 3,22:107 2,45-1077 6,40-107 4,64-107
300 1,32:107 5,53-10°® 3,83107 2,07-107

Tabelul 5.7. Valorile curentului util (A1) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO.-TiO2 la o concentratie a solutiei initiale de
100 mg/L DCF

Densitate de curent ilaE=0,7V Al ilaE=1,0V Al
[A/m?] [A]6 [A] [A] i [A]
0 (conc.ini.) 1’36'11:02) (cil. 2,54-108 %(’jflzlloZ) 4,72-10°
100 1,27-10°® 1,19-10® 2,16:10° 1,98-10°
200 1,15-10® 1,07-10® 2,14-10® 1,96-10®
300 9,48-107 8,71-107 1,64:10° 1,46-10°

Tabelul 5.8. Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultata din degradarea DCF pe Ti/RuO2-TiOz la o concentratie a solutiei initiale de
200 mg/L DCF

Densitate de curent ilaE=0,7V Al ilaE=1,0V Al
[A/m?] [A] [A] [A] [A]
0 (conc.ini.) %dflzi%; 1,01-10° %d?lzi%; 9,00-10°
100 é ) i%; 4,40-10° 2 i i%s 6,71-10°
200 é i i%; 4,32:10° 2 d?fi%s 6,19-10°
300 é o i%ﬁ 4,00-10° 2 dfloi%; 6,11-10°

Tabelul 5.9. Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultata din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO:> la o concentratie a solutiei
initiale de 50 mg/L DCF

Densitate de curent ilaE=0,7V Al ilaE=1,0V Al
[A/m?] [A] [A] [A] [A]
0 (conc.ini.) 2,64:10° 2,55-10° 2,46:10° 2,30-10°
100 2,77-107 2,01-107 7,56:1077 5,88:1077
200 2,54-107 1,78-10°" 6,13-1077 4,45-1077
300 1,55-1077 7,94-10°8 3,95:1077 227107
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Tabelul 5.10. Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultatd din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO,-Sh20s-RuO- la o concentratie a solutiei

initiale de 100 mg/L DCF

Densitate de curent ilaE=0,7V Al ilaE=1,0V Al
[A/m?] [A] i [A] [A] i [A]
0 (conc.ini.) é é?f.i:oz) 2,54-10°® %d?lzioz) 4,72:10°
100 4,72-107 3,96:1077 1,06-10® 8,92:1077
200 472107 3,96-107 8,17-1077 6,49-1077
300 2,90-1077 2,14-107 7,54-1077 5,86:1077

Tabelul 5.11. Valorile curentului util (Ai) determinat pentru evaluarea concentratiei de DCF
rezultata din degradarea DCF pe Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuOz> la o concentratie a solutiei

initiale de 200 mg/L DCF

Densitate de curent ilaE=0,7V Al ilaE=1,0V Al
[A/m?] [A] i [A] [A] i [A]
0 (conc.ini.) %a?lz_'i&) 1,01-10° %&?lz.'i&) 9,00-10°
100 4,79-10° 4,71-10° 5,13-10° 4,96-10°
200 8,14-1077 7,38-107 1,79-10° 1,62:10°
300 7,28:1077 6,52:10°7 1,53-10® 1,36:10®

Pe baza datelor din Tabelele 5.6 — 5.11 s-a calculat randamentul de diminuare a

maximelor de curent (Mreducere) 12 + 0,7 V/ESC si + 1 V/ESC. Valorile acestuia pentru
concentratiile de DCF 1in solutiile initiale si densitatile de curent aplicate pentru cele doua

compozitii de anod sunt redate in Tabelele 5.12 si 5.13.

Tabelul 5.12. Randamentul de diminuare a maximului de curent in experimentele de
voltametrie ciclica pe DDB efectuate cu solutiile electrolizate rezultate la degradarea
electrochimica a DCF pe anozi de Ti/RuO2-TiO2 la diferite densitati de curent
si 120 min de electroliza

) . Randamentul de diminuare | Randamentul de diminuare
Concentratia DCF | Densitate . . . .
1 solutia ’initiala de curent a maximului de curent la a maximului de curent la
[rﬁg/L] ’ [A/m?] E=+0,7VIESC E=+1V/ESC
[%] [%]
100 73,92 58,52
50 200 90,39 79,82
300 97,83 91
100 53,14 58,05
100 200 57,87 58,47
300 65,70 69,06
100 56,43 25,44
200 200 57,22 31,11
300 60,39 32,22
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Tabelul 5.13. Randamentul de diminuare a maximului de curent in experimentele de
voltametrie ciclica pe DDB efectuate cu solutiile electrolizate rezultate la degradarea
electrochimicd a DCF pe anozi de Ti/RuO2/Sn0O,-Sh20s-RuO- la diferite densitati de current
si 120 min de electroliza

) . Randamentul de diminuare | Randamentul de diminuare
Concentratia DCF | Densitate . . . .
1 solutia ’initiala de curent a maximului de curent la a maximului de curent la
[rﬁg/L] ’ [A/m?] E=+0,7VIESC E=+1V/ESC
[%] [%]
100 92,10 74,43
50 200 93,00 80,65
300 96,89 90,13
100 84,40 81,10
100 200 84,40 86,25
300 91,57 87,58
100 53,36 44,88
200 200 92,69 82,00
300 93,54 84,88

Dupa cum se vede in Tabelele 5.12 si 5.13 pentru ambele compozitii de anod
cresterea randamentul de diminuare a maximului de curent a avut loc mult mai repede la
+0,7 V/ESC decat la +1 V/ESC, posibil ca rezultat al formarii produsilor de degradare.
Coreland aceste rezultate (i) cu cele ale indepartarii COT care indica ca pe Ti/RuO2-TiO2
mineralizarea a decurs mai eficient decat pe Ti/RuO2/SnO,-Sh20s5-RuO,, (ii) cu evolutia
Ax77 din spectrele UV si (iii) analiza GC-SM care indica ca pe Ti/RuO2/SnO2-Sh>0s5-Ru0- a
prevalat Tn masurd mai mare formarea produsilor de degradare in detrimentul mineralizarii
lor, putem concluziona ca evolutia maximului de curent de la +1 V/ESC este 0 masura a
unei degradari mai avansate, dar nu a mineralizarii DCF.

Prin urmare, in ceea ce priveste eficienta ADS in degradarea DCF (formarea
produsilor de degradare) exprimata ca randamnent de scadere a maximului de curent, anozii
de Ti/RuO--TiO2 sunt comparabili cu anozii de Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO; la 50 mg/L DCF
si mai putin eficienti la 100 si 200 mg/L DCF.

5.2.1.5. Concluzii partiale

Degradarea DCF pe compozitiile de anod Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/SnO2-ShOs-
RuO- s-a studiat pentru concentratii de 50, 100 si 200 mg/L DCF 1in electrolit suport Na>SOs
0,1 M, densitate de curent de 100, 200 si 300 A/m?, timp de electroliza de 30, 60 si 120 min
si o valoare a pH-ului de 5,8.

Formarea produsilor de degradare ai DCF, precum si degradarea lor ulterioara a fost

pusa in evidenta in spectrele UV ale solutiilor rezultate in urma degradarii pe Ti/RuO.-TiO>
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si Ti/RuO2/Sn02-Sh20s5-RuO: prin deplasari ale maximului Az77 i in unele cazuri cresterea
valorii sale fata de valoarea initiald urmata de scaderea ei odatd cu cresterea densitatii de
curent si a timpului de electroliza.

Analiza spectrelor UV si valorile COT ale solutiilor electrolizate au demonstrat
eficienta ADS in degradarea avansatd a DCF. Alaturi de degradarea DCF a avut loc si un
proces de mineralizare a acestuia, rezultatele cele mai bune obtindndu-se in cazul ambelor
compozitii de anod la 300 A/m? si 120 min de electrolizi, indepartarea COT fiind de 44,17%
pentru Ti/RuO2-TiO2 si respectiv 39,73% pentru Ti/RuO2/Sn02-Sh,0s-RuO,. Analiza COT
a demonstrat de asemenea si cd pe cele doud compozitii de anod studiate a avut loc
deschiderea ciclurilor aromatice. Aceste rezultate sunt in concordantd cu previziunile
rezultate in urma analizei comportarii electrochimice a materialelor de anod prin VC in
prezenta DCF.

Analiza GC-SM a aratat ca pentru ambele compozitii de anod a avut loc ruperea
legaturii N-nucleu aromatic substituit cu gruparea CH>-COO™ si ca degradarea pe
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RuO2 a dus la un numar mai mare de intermediari, pentru aceasta
compozitie de anod predomindnd formarea produsilor de degradare in detrimentul
mineralizarii lor.

Comparand indepartarea COT pentru ADS si DDB se vede cu usurinta ca din punctul
de vedere al mineralizarii DDB are performante mai bune. Astfel, la 200 mg/L DCF si
75 A/m? pe DDB s-a obtinut o indepirtare COT de 89,20% fati de 44,17% pe Ti/RuO2-TiO;
si respectiv 39,73% pe Ti/Ru02/Sn02-Sh20s-RuO>. Neajunsul major al DDB este acela ca in
timpul experimentelor acest anod a suferit desprinderi ale stratului de DDB de pe suportul
electrodului desi densititile de curent aplicate nu au fost mari (cel mult 75 A/m?).

Din acest punct de vedere, al rezistentei in mediul de lucru, ADS au dovedit o buna
comportare. Nu s-a constatat desprinderea peliculei electrocatalitice de pe suport. In plus,
asa cum este prezentat in sectiunea 5.2.5.1, desi ADS nu sunt atat de eficienti din punctul de
vedere al mineralizarii, induc biodegradabilitatea efluentilor cu continut de DCF si sunt mai
ieftini. Aceste constatari recomanda ADS ca si candidati potentiali pentru
indepartarea/degradarea DCF.

Procesul de degradare a diclofenacului prin electrooxidare pe Ti/RuO2-TiO2 si
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO> a fost evaluat cu ajutorul tehnicii VC si a electrodului de DDB,
pentru care s-a dezvoltat o metodologie de detectie a DCF, dar care nu face obiectul acestei

teze. Maximele curentului anodic inregistrate la +0,7 V si respectiv, +1 V vs. ESC sunt

103

BUPT



direct proportionale cu concentratia DCF si a intermediarilor. Totusi, pentru +1V vs. ESC nu
a fost posibila identificarea intermediarilor.

Disparitia totald a maximului de curent in voltamogramele ciclice la valoarea mai
mare a potentialului (+1V/ESC) poate fi atribuita unui proces de degradare avansata, dar nu
a mineralizarii DCF.

Pe baza randamentului de scadere a maximului de curent la 0,7 V/ESC si +1 V/ESC
s-a constatat cad degradarea DCF la concentratia de 100 si 200 mg/L a fost mai eficientd pe
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RuO; pentru oricare densitate de curent aplicata de 100, 200 si 300
A/m? si 120 min de electrolizd. Aceste rezultate, corelate cu cele cele obtinute pentru
indepartarea COT care indica Ti/RuO2-TiO2 mai eficient in mineralizarea DCF, evolutia
Ao77 si analiza GC-SM, arata ca pe Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RuO; predomina formarea

produsilor de degradare in defavoarea mineralizarii lor.

5.2.2. Electrodegradarea naproxenului pe ADS

5.2.2.1. Caracterizarea spectrofotometrica a NPX

Structura chimica a NPX, acid (2S)-2-(6-Metoxi-2-naftil)propanoic, este redata in
Fig. 5.41, iar spectrul in UV in Fig. 5.42 si 5.43. Spectrul in UV al NPX prezinta trei benzi
de absorbtie in domeniul 200-350 nm. Banda cea mai intensa are maximul la 231 nm si este
atribuitd tranzitiilor n-c* ale gruparii metoxi din structura compusului [17]. Cea de a doua
banda are intensitate mult mai redusa si este situata intre 250-300 nm avand maxime la 264
si 272 nm care sunt atribuite tranzitiilor 7 — ©* din nucleul aromatic [18,19]. A treia banda
este situatd Intre 300-350 nm are o intensitate mai redusd comparativ cu banda a doua, iar
maximele specifice sunt situate la 318 si 331 nm care sunt atribuite tranzitiilor © — n* din

nucleul aromatic, respectiv n - ©* din gruparea carboxilica [19,20].

CH3

Fig. 5.41. Structura chimicd a NPX

OH
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5.2.2.2. Influenta concentratiei NPX asupra performantei procesului de
electrodegradare pe ADS

Intrucét forma spectrului de absorbtie in UV a NPX prezintd mai multe maxime, in
continuare se discutd evolutia acestui spectru in timpul procesului de electrodegradare

pentru fiecare concentratie NPX studiata.

a) Eficienta electrodegradarii NPX pentru concentratia de 10 mg/L

Din analiza evolutiei spectrelor de absorbtie in UV in functie de timpul de
electrolizd, densitatea de curent §i concentratie s-a observat cd ele prezintda modificari
importante privind alura, inclusiv disparitia maximelor specifice ale NPX.

Spectrele in UV ale solutiilor rezultate in urma electrodegradarii NPX la concentratia
de 10 mg/L pe Ti/RuO2-TiO2 si 100 A/m? sunt redate in Fig. 5.44 si 5.45. Se observi
diminuarea progresivd a absorbantei la 231 nm in functie de timpul de electroliza: dupa 60
min diminuarea absorbantei a fost de 65,19%, iar dupa 120 min 81,11% (Tabelul 5.14).
Dupa 180 min nu se inregistreaza diminuarea semnificativa a absorbantei, ea avand valoarea
de 85,19%. Evolutia acestei benzi arata ca procesul de oxidare a avut loc in proportie
importantd asupra grupdrii metoxi, iar conform datelor publicate are loc conversia ei in
grupa hidroxil [21-23]. La densititi de curent mai mari, 200 si 300 A/m?, absorbantele au

fost mai mici cu 89,63% si respectiv 91,85% dupa 180 min.
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Evolutia spectrelor in UV pentru electrodegradarea pe Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO; a
fost similard. Diminuarea absorbantelor la 231 nm dupa 180 min si densitatile de curent de
100, 200 si 300 A/m? au fost de 86,3%, 88,89% si respectiv 90,74% (Tabelul 5.15).

Evolutia absorbantei la 331 nm in functie de timp si densitatea de curent pentru
Ti/RUuO2-TiO2 releva diminuarea sa importanta. Astfel, diminuarea a fost de 57,14% la
100 A/m? si 71,43% la 200 si 300 A/m? atat la 120 min cat si la 180 min. Pentru
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,05-RuO> s-au realizat aceleasi diminuari la 180 min, cu exceptia densitatii
de curent de 300 A/m? pentru care s-a obtinut 0 valoare mai mare, de 85,71%. Sciderea
intensitatii absorbantei la 331 nm 1in functie de conditiile de lucru arata electrodegradarea
gruparii carboxilice.

Diminuarea semnificativa a absorbantelor specifice gruparilor metoxi si carboxilica
aratd ca transformarea lor reprezintd prima etapa in procesul electrodegradarii NPX, cu
formarea unor derivati metoxi si hidroxilici ai naftalinei [21,23].

Diminuarea importantd a absorbantei la 318 nm, cu 50% dupa 180 min pentru
densititile de curent de 200 si 300 A/m? arati oxidarea partiald a ciclului naftalenic pe
Ti/RuO2-TiO2. Aceasta este confirmatd si prin evolutia absorbantelor tipice nucleelor
aromatice la 264 nm si 272 nm. Astfel, pentru 100 A/m? intensititile acestor absorbante
cresc dupd 60 min, comparativ cu cele initiale. In cazul densititilor mai mari, 200 si
300 A/m?, cresterea absorbantelor dupa 60 min a avut loc intr-o masurd mai mica si a fost
urmatd de scaderea lor, de exemplu, cu 9,09% si respectiv 31,82% dupa 180 min si
300 A/m?. Evolutia spectrelor indici formarea unor compusi de oxidare intermediari la
densitati de curent mai mici, cu absorbante mai intense in UV decat compusul initial, NPX.
Pentru densitati de curent si timp de electrolizd mai mare are loc oxidarea avansatd a
intermediarilor formati initial, fapt confirmat de diminuarea absorbantelor.

Variatia relativd negativd a absorbantei obtinutd in unele cazuri nu inseamna
cresterea concentratiei NPX ci formarea unor compusi al caror coeficient molar de absorbtie

la lungimea de unda data este mai mare decat al NPX.
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Tabelul 5.14. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX

pe Ti/RuO2-TiOz in functie de conditiile de lucru; cnex:10 mg/L

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

Densitate de curent Tir_np [%]

[Am’] [min] 231 nm 264 nm 272nm | 318 nm 331 nm
60 65,19 -59,09 -22,73 -16,67 28,57

100 120 81,11 -50,00 -4,55 16,67 57,14
180 85,19 -54,55 -13,64 33,33 57,14

60 77,41 -31,82 -4,55 16,67 42,86

200 120 87,04 -13,64 27,27 50,00 71,43
180 89,63 -13,64 13,64 50,00 71,43

60 82,96 -13,64 22,73 33,33 57,14

300 120 89,26 4,55 40,91 50,00 71,43
180 91,85 9,09 31,82 50,00 71,43

Cand electrodegradarea NPX a fost realizata pe Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,0s-RuO; s-au

observat evolutii similare ale absorbantelor in functie de conditiile de lucru. Valorile

determinate dupa 180 min si 300 A/m? sunt mai mici decit cele initiale cu 22,73% la
264 nm, 40,91% la 272 nm si 66,67% la 318 nm (Tabelul 5.15).

Evolutia procesului de electrodegradare investigat prin analiza COT confirma

rezultatele obtinute din analiza spectrelor de absorbtie in UV. Diminuarea COT la densitatile
de curent de 100, 200 si 300 A/m? si 180 min a fost de 18,63%, 34,17% si respectiv 45,10 %
pe Ti/RuO2-TiO2. Cand procesul de electrodegradare a fost realizat pe Ti/RuO2/SnO2-Sb20s-

RuO> diminuarea COT a avut succesiv valorile de 15,06%, 16,31% si respectiv 27,20%

(valorile COT sunt prezentate in Tabelul 5.23).

Tabelul 5.15. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX

pe Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO; in functie de conditiile de lucru; cnpx:10 mg/L

Densitate de curent

Timp

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

) %

[A/mz] [min] 231 nm 264 nm 2[72]nm 318 nm 331 nm
60 72,22 -45,45 -18,18 -16,67 14,29
100 120 84,44 -27,27 -4,55 0,00 42,86
180 86,30 -22,73 0,00 16,67 57,14
60 78,89 -40,91 -13,64 -16,67 28,57
200 120 87,04 -13,64 18,18 33,33 57,14
180 88,89 0,00 22,73 50,00 71,43
60 82,59 -22,73 4,55 0,00 42,86
300 120 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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Evolutia absorbantelor aratd dinamica procesului de electrodegradare si formarea in
prima etapd a unor intermediari care au coeficienti molari de absorbtie mai mari pentru
264 nm si 272 nm decat NPX. Prin GC-SM a fost identificat un intermediar care contine
gruparea metoxi, 2-Metoxi-6-vinilnaftalina, alaturi de compusul 4,5,6-Trimetil-3,4-dihidro-
1(2H)-naftalinona (Tab. 5.16). Trebuie mentionat ca 2-Metoxi-6-vinilnaftalina a fost

identificata in cazul degradarii electro-Fenton cu anod DDB [23].

Tabelul 5.16. Structura chimica a intermediarilor rezultati in urma degradarii NPX pe ADS

Denumire intermediar Timp [(rlﬁi;?enpe Structura chimica
\CHZ
2-Metoxi-6-vinilnaftalina 15,08 ch\
O
CH3 CHs3

4,5,6-Trimetil-3,4-dihidro-1(2H)- 47 H3C

naftalinona ’

)

b) Eficienta electrodegradarii NPX pentru concentratia de 50 mg/L

Evolutia absorbantei de la 231 nm pentru NPX la concentratia de 50 mg/L in cazul
Ti/RuO,-TiO2 si 100 A/m? este prezentati in Fig. 5.46 Prin cresterea concentratiei NPX
diminuarea absorbantei de la 231 nm are loc in masura mai mica decat pentru 10 mg/L NPX.
Astfel, dupa 60 si 180 min de electrolizd si 100 A/m? absorbanta initiald de la 231 nm s-a
diminuat cu 18,45% si respectiv 35,79% (Tabelul 5.17). Pentru densitati de curent mai mari,
de 200 si 300 A/m? si 180 min, procesul este mai intens, diminuarea absorbantelor a fost de
76,38% si respectiv 87,08%. Valoarea obtinutia pentru 300 A/m? este apropiati de cea
determinatd pentru 10 mg/L NPX, 91,85%. Aceste rezultate aratd ca prin cresterea
concentratiei NPX oxidarea grupirii metoxi are loc in masurd mai mici la 100 si 200 A/m?,

dar se mentine ridicata pentru densitatea de curent mai mare.
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Fig. 5.46. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na,SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?; timp de
electroliza: 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 absorbtie in UV ale NPX in Na2S0O4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 100 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min;
domeniu UV: 250-350 nm
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Tabelul 5.17. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX

pe Ti/RuO2-TiOz in functie de conditiile de lucru; cnex: 50 mg/L

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

Densitate de curent Tir_np [%]

[Am’] [min] 231 nm 264 nm 272nm | 318 nm 331 nm

60 18,45 -17,27 -10,91 -6,67 5,71

100 120 28,41 -30,00 -17,27 -6,67 14,29
180 35,79 -20,91 -9,09 10,00 25,71

60 31,37 -10,91 0,00 6,67 22,86

200 120 56,83 -12,73 2,73 16,67 40,00
180 76,38 -16,36 2,73 23,33 48,57

60 38,01 -10,91 0,00 6,67 25,71

300 120 70,48 -4,55 16,36 33,33 54,29
180 87,08 -9,09 14,55 40,00 62,86

In cazul electrodegradarii NPX pe Ti/RuO2/Sn0O,-Sh20s-RuO; dupa 60 si 180 min la
100 A/m? absorbantele la 231 nm au fost mai mici cu 21,4% si 39,85% decat valoarea

initiala (Tabelul 5.18). Pentru densititile de curent mai mari, 200 si 300 A/m? diminuarea

absorbantelor dupa 180 min a fost de 61,25% si respectiv 88,19%. Rezultatele sunt apropiate

de cele obtinute pentru Ti/RuO2-TiO: la aceeasi concentratie.

Comparativ cu diminuarile inregistrate pentru 10 mg/L NPX dupa 180 min, valorile

de mai sus sunt semnificativ mai mici, de 2,17 ori si 1,45 ori pentru 100 si respectiv

200 A/m?. La densitate de curent mai mare, 300 A/m?, diminuarea absorbantei este apropiati

celei obtinute la 10 mg/L NPX.

Tabelul 5.18. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX
pe Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-Ru0:> in functie de conditiile de lucru; cnex: 50 mg/L

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

Densitate de curent Tir_np [%]
[A/m?] [minl 53T om | 264nm | 272nm | 318 nm | 331nm
60 21.40 901 273 | -10,00 8,57
100 120 35,06 23,60 6,36 0,00 17,14
180 39,85 811 091 | -333 20,00
60 18,08 721 091 | -333 11,43
200 120 38,38 9901 2,73 0,00 17,14
180 61,25 2342 | -11.82 | -2000 | 20,00
60 44,28 1622 | 727 | 1667 | 14,29
300 120 80,07 1622 | 455 | 10,00 | 40,00
180 88,19 360 | 1636 | 30,00 | 57,14
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Influenta cresterii concentratiei NPX la 50 mg/L asupra evolutiei absorbantei la
331 nm 1n functie de conditiile de electrolizd s-a manifestat in acelasi mod ca si in cazul
concentratiei de 10 mg/L NPX (Fig. 5.47 si Tabelul 5.17). Pentru electroliza cu Ti/RuO»-
TiO2 si 100 A/m? diminuarea absorbantei dupa 180 min este de 25,71%, de 2,22 ori mai
mica decat cea determinata in cazul concentratiei de 10 mg/L. NPX.

La densitati de curent mai mari, 200 si 300 A/m?, diminuarea absorbantei, 48,57% si
respectiv 62,86% este de asemenea mai mica, de 1,47 si respectiv 1,14 ori. La aceste
densitati de curent maximul absorbantei NPX la 331 nm nu se mai regaseste In spectru dupa

180 de min (Fig. 5.48 si 5.49).
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Fig. 5.48. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiOy; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?; timp de
electroliza: 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 absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min;
domeniu UV: 250-350 nm

Cand electrolizele au fost efectuate cu Ti/RuO2/Sn02-Sb20s-RuO2 diminuarea
absorbantei la 331 nm dupi electrooxidare timp de 180 min la densitatile de 100 si 200 A/m?
sunt de 20%. Valorile sunt mai mici decat cele inregistrate pentru Ti/RuO.-TiO. La
densitate de curent mai mare, 300 A/m?, valoarea determinati 57,14% este apropiati de cea
obtinutd pe Ti/RuO2-TiO2 (Tabelul 5.18). Maximul absorbantei la 331 nm se mentine in
spectru dupi electrolize la 180 min pentru 100 A/m?, iar la densititi mai mari el nu se mai
regaseste (Fig. 5.50 si 5.51).

Diminudrile obtinute au fost semnificativ mai mici decat cele pentru
electrodegradarea NPX la concentratia de 10 mg/L la cele trei densitati de curent studiate: de
2,86, 3,57 si respectiv de 1,5 ori. Prin cresterea concentratiei NPX, dar 1n aceleasi conditii de
timp si densitate de curent, electrodegradarea gruparii carboxilice se realizeaza cu

randamente mai mici.
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Fig. 5.50. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electrolizi: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 - 180 min;
domeniu UV: 200-400 nm
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Fig. 5.51. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3; concentratie initiala: 50 mg/L;
densitate de curent: 300 A/m?; timp de electrolizi: i - 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min;
3 - 180 min; domeniu UV: 250-350 nm
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Diminuarea absorbantei la 318 nm in procesul de electrodegradare a NPX la
concentratia de 50 mg/L este mai redusd decdt pentru concentratia anterioari. In cazul
Ti/RuO2-TiO2 si 100, 200 si 300 A/m? absorbantele sunt mai mici decat valoarea initiald cu
10%, 23,33% si respectiv 40%, dupa 180 min. Simultan, absorbanta de la 264 nm specifica
scheletului aromatic se mareste in functie de cele trei densitati de curent dupa 180 min de
electrolizd dupd cum urmeaza: 20,91%, 16,36% si respectiv 9,09%. De asemenea, pentru
absorbanta la 272 nm s-a inregistrat o crestere de 9,09% la 100 A/m? si 180 min, urmati de
diminuarea la 200 si 300 A/m? cu 2,73% si respectiv 14,55%.

Dinamica absorbantelor specifice ale NPX in functie de conditiile de electroliza este
similara celei observate pentru 10 mg/L NPX. Aceasta evolutie aratd formarea in prima
etapd a unor intermediari metoxinaftalenici de oxidare cu absorbante mai mari decat cele
initiale la 100 A/m?. Acumularea acestor intermediari in vecinatatea anodului favorizeazi
oxidarea lor, iar diminuarea absorbantelor la densitati de curent mai mari aratd
electrodegradarea lor.

Diminuirile COT dupa 180 min si densititile de curent de 100, 200 si 300 A/m? au
fost de 22,44%, 43,34% si respectiv 49,30% cand electrolizele s-au efectuat cu
Ti/RUuO2-TiO2. Aceste diminuari sunt mai mari decat cele determinate pentru 10 mg/L NPX
cu 3,81-9,17% (valorile COT sunt prezentate in Tabelul 5.23).

In cazul procesului de electrodegradare realizat cu Ti/RuO2/SnO,-Sb,0s-RuO;
diminudrile obtinute au avut succesiv valorile de 25,71%, 33,31% si respectiv 39,92%, mai

mari cu 10,65-17,0 mgC/L decat cele obtinute pentru 10 mg/L NPX.

b) Eficienta electrodegradarii NPX pentru concentratiile de 100 si 200 mg/L

Evolutia absorbantelor la 231 nm pentru electroliza solutiei continand 100 mg/L
NPX pe Ti/RuO.-TiO, este prezentatdi in Tabelul 5.19. La 100 A/m? diminuarea
absorbantelor este mai putin intensa decat la 50 mg/L NPX. Pentru un timp de electroliza
mai Indelungat, 180 min, aceastd diferenta este mai mica cu 3,94%.

Rezultatele obtinute la 200 A/m? dupd 180 min aratd ci absorbantele la 231 si
331 nm au scazut mai putin decét in cazul concentratiei de 50 mg/L NPX in aceleasi conditii
de lucru, cu 22,31% si respectiv 5,71%. In acelasi timp, absorbantele la 272 si 318 nm s-au

diminuat in masurd mai mare decat pentru concentratia anterioard, cu 4,89% si respectiv
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2,09%. Absorbanta corespunzatare pentru 264 nm a crescut cu 3,77%, iar pentru 50 mg/L
NPX absorbanta a crescut cu 16,36%. Aceste rezultate aratd cd prin cresterea concentratiei
NPX 1n aceleasi conditii de lucru, grupdrile metoxi si carboxilica sunt electrodegradate in
masura mai redusd, in schimb sunt electrodegradate mai intens nuceele aromatice.

Procesul este mai evident la densitatea de curent mai mare, 300 A/m?: absorbantele
la 231 si 331 nm sunt mai putin intense cu 27,82% si respectiv 8,57%, iar cele la 272 si 264
nm au scazut mai mult, cu 9,26% si respectiv 22,77%, decat cele observate pentru
50 mg/L NPX si 180 min.

Din analiza evolutiei spectrelor UV in functie de conditiile de lucru pentru 100 mg/L
NPX se observi ci dupa 180 min de electroliza si 200 A/m? maximele absorbantelor NPX
sunt prezente la lungimile de unda de 231, 264, 272, 318 si 331 nm, dar cu intensitate mai
mica (Fig. 5.52 si 5.53). Compusul este inca prezent partial in solutie alaturi de intermediarii

formati in fazele procesului de electrodegradare.

Tabelul 5.19. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX
pe Ti/RuO2-TiO2 in functie de conditiile de lucru; cnex: 100 mg/L

. . Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda
Densitate de curent T|r_np [%]

[A/m’] [Min] =531 vm | 264nm | 272nm | 318nm | 33Lnm
60 15,56 -6,13 0,00 0,00 12,86

100 120 25,19 -8,49 0,00 5,08 21,43
180 31,85 -16,04 -7,62 3,39 21,43

60 18,52 -2,36 3,33 10,17 21,43

200 120 44,44 3,30 15,71 25,42 38,57
180 54,07 -3,77 7,62 25,42 42,86

60 * 32,55 37,62 44,07 50,00

300 180 59,26 13,68 23,81 40,68 54,29

*n.d. (nedeterminata)
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Fig. 5.52. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 180 min; domeniu UV: 200-400 nm

2,5

2,0 H

1,5+

1,0 H 2

Absorbanta

0,5 T

0,0 T T T T T T T T T
260 280 300 320 340

Lungime de unda [nm]

Fig. 5.53. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiald: 100 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: 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 si la densitatile de curent aplicate este controlat
de difuzie, asa cum este aratat in sectiunea 5.2.4.1. Formarea succesiva prin electrodegradare
a unor intermediari Tn concentratii diferite are ca efect un proces de difuzie complex din
masa solutiei spre anod. La concentratii mai mari ale NPX acumularea continud a
intermediarilor in apropierea anodului duce la formarea unor gradienti de concentratie a
acestora, care participd in sistem concurential cu NPX la electrodegradare, iar datele
spectrale si analiza COT arata intensificarea procesului.

Randamentele pentru mineralizarea NPX la concentratia de 100 mg/L exprimate prin
analiza COT sunt dependente de densitatea de curent dupd cum urmeaza: 27,73% la
100 A/m?, 47,89% la 200 A/m? si 49,79% la 300 A/m?, dupa 180 min. Aceste rezultate sunt
mai mari decédt cele obtinute pentru 50 mg/L. NPX cu 5,29%, 4,55%, respectiv 0,49%
(valorile COT sunt prezentate in Tabelul 5.23).

Pentru 200 mg/L NPX procesul de oxidare la 100 A/m? este mai intens: dupa 60 min
absorbantele masurate la 231 si 331 nm scad cu 40,74% si respectiv 45,71%. De asemenea
absorbantele la 318, 272 si 264 nm sunt mai mici decét cele initiale cu 39,66%, 53,11% si
respectiv 49,76% (Tabelul 5.20). Formarea intermediarilor cu coeficienti molari de absorbtie
mai mari decat ai compusilor prezenti in solutie la 60 min se observa prin cresterea
absorbantelor la 264 si 272 nm pentru timpi de electroliza mai mari, 120 si 180 min. La
densitate de curent mai mare, 200 A/m?, dinamica acestor absorbante in functie de timpul de
electroliza se atenueaza, aratand ca vitezele de oxidare ale NPX si intermediarilor sunt
apropiate.

Pentru 300 A/m? diminuarea absorbantelor la 264, 272 si 318 nm in functie de timp
este continua, fapt ce indica un proces de electrodegradare mai rapid. Dupd 180 min la 200
si 300 A/m? se observi cd diminuarea absorbantelor la aceste lungimi de undi are valori
apropiate.

De asemenea diferenta mica intre diminuarile COT de 65,27% si respectiv 72,73%,
aratd ci eficienta electrodegradarii NPX la densitate de curent mai mare decat 200 A/m? cu
anod de Ti/RuO2-TiO2 nu se mareste semnificativ (valorile COT sunt prezentate in Tabelul
5.23). Maximele absorbantelor la 331, 318 si 272 nm se aplatizeaza dupa electroliza la

300 A/m? timp de 180 min, datoritd oxidarii avansate a NPX.
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Tabelul 5.20. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX

pe Ti/RuO2-TiO: in functie de conditiile de lucru; cnex: 200 mg/L

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

Densitate de curent Tir_np [%]
[Am’] [min] 231 nm 264 nm 272nm | 318 nm 331 nm
60 40,74 49,76 53,11 39,66 4571
100 120 42,59 24,17 29,19 34,48 48,57
180 53,33 24,17 29,67 37,93 50,00
60 40,74 41,71 44,50 43,10 50,00
200 120 55,56 36,97 40,67 48,28 55,71
180 68,15 39,81 46,41 55,17 65,71
60 40,74 33,65 35,89 39,66 45,71
300 120 61,48 40,28 44,50 51,72 61,43
180 73,70 41,71 48,80 60,34 70,00

Evolutia absorbantelor pentru 100 mg/L NPX si Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO: la

densitatile de curent aplicate in functie de timpul de electroliza este similara celei prezentate

mai sus pentru Ti/RuO,-TiO2 (Tabelul 5.21). in cazul concentratiei de 200 mg/L NPX

procesul de electrodegradare are loc mai rapid decat in cazul Ti/RuO2-TiO2, formarea

intermediarilor nefiind pusa in evidenta (Tabelul 5.22).

Pentru 100 mg/L NPX si 100 A/m? diminuarea absorbantei la 231, 331 si 318 nm

inregistratd dupa 180 min este mai mare cu 5,56-22,03% decdt cea observata la

electrodegradarea pe Ti/RuO2-TiO2. Aceasta aratd un proces de electrodegradare mai

avansat si este In acord cu diminuarea COT, 39,34%, mai mare cu 11,61% decéat in cazul

probei electrodegradate pe Ti/RuO-TiO> (valorile COT sunt prezentate in Tabelul 5.23).

Tabelul 5.21. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX

pe Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuOz2 in functie de conditiile de lucru; cnpx: 100 mg/L

Densitate de curent

Timp

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

. %

[A/m?] [min] 231 nm 264 nm 2[72]nm 318nm | 331nm
60 18,89 9,43 1571 | 10,17 24.29
100 120 30,74 18,40 2238 | 22,03 32,86
180 37,41 20,28 2333 | 2542 37,14
60 27.41 11,32 16,19 | 1356 2571
200 120 38,89 17,45 2476 | 22,03 35,71
180 45,56 6,60 1429 | 1017 32,36
60 29,26 6,60 14,29 6,78 22,86
300 120 48,89 -0,94 8,57 0,00 27,14
180 70,74 29,43 476 6,78 40,00
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Tabelul 5.22. Variatia relativa a absorbantei pentru electrodegradarea NPX
pe Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO> in functie de conditiile de lucru; cnpx: 200 mg/L

Densitate de curent

Timp

Variatia relativa a absorbantei la diferite lungimi de unda

) %

[A/m?] [min] 231 nm 264 nm 2[72]nm 318 nm 331 nm
60 22,22 20,48 23,33 20,69 27,14

100 120 47,04 36,19 40,00 37,93 47,14
180 51,85 53,81 56,67 48,28 55,71

60 35,19 33,33 35,71 34,48 41,43

200 120 49,26 39,05 42,86 39,66 50,00
180 57,41 38,10 42,86 39,66 52,86

60 40,74 33,81 37,62 34,48 42,86

300 120 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 si 5.55 sunt prezentate ca si exemplu spectrele UV inregistrate pentru
100 mg/L NPX electrodegradat la 200 A/m? pe Ti/RuO2/Sn0O2-Sb20s-RuOQ2. Spectrele de
absorbtie in UV ale NPX isi pastreazd maximele specifice dupa 180 min pentru densitatile
de curent de 100 si 200 A/m?. La 200 A/m? diminuarea COT este 40,80%, valoare apropiati

de cea determinati pentru 100 A/m? (valorile COT sunt prezentate in Tabelul 5.23).

La 300 A/m? pentru 100 si 200 mg/L NPX maximele absorbantelor la 331, 318 si
272 nm se aplatizeaza dupa 180 min, dar se constatd o diminuare mai avansatd a
parametrului COT de 48,40% si respectiv 69,48%, ceea ce denota un grad mai mare de
mineralizare. Rezultatele sunt apropiate de cele obtinute pentru Ti/RuO2-TiO, fiind totusi
mai mici cu 1,39% si respectiv 3,25%.

Absorbanta

3,0

2,5 1

2,0 H

1,5

1,0 A

0,5 12

0,0
200

T T
250 300

T
350

Lungime de unda [nm]
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Fig. 5.54. Spectrele de absorbtie in UV ale NPX in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3; concentratie initiala: 100 mg/L;
densitate de curent: 200 A/m?; timp de electrolizi: 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 absorbtie in UV ale NPX in Na2SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0,-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 100 mg/L;
densitate de curent: 200 A/m?; timp de electrolizi: i —0 min; 1 — 60 mn; 2 - 120 min;
3 — 180 min; domeniu UV: 250-350 nm

Tabelul 5.23. Conditiile de lucru, indepartarea COT pentru electrodegradarea NPX pe ADS
la 180 min de electroliza

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=z100 mg/L NPX; 147,7 pentru Cini=200 mg/L NPX

. Densitate Concentratie NPX [mg/L]/ Concentratie NPX [mg/L] /
Compozgle de | 4e curent COT [mgC/L] Indepdrtare COT [%]

ano [A/m2 | 10 | 50 | 1200 | 200 | 10 | 50 | 100 | 200

100 | 6,10 | 29,10 | 52,42 | 67,77 | 18,63 | 22,44 | 27,73 | 54,12

Ti/RUO.-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

TVRUOGASNO: | oay | gog | 2502 | 42,94 | 5250 | 16,31 | 33,31 | 40,80 | 64,45

-Sh,05-RuO-
300 | 546 | 22,54 | 37,43 | 45,08 | 27,20 | 39,92 | 48,40 | 69,48

5.2.2.3. Concluzii partiale

A fost studiat procesul de electrodegradare a NPX in solutii apoase la concentratia de
10, 50, 100 si 200 mg/L pe ADS avand compozitiile Ti/RuO.-TiO2 si respectiv
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO». S-a folosit ca si electrolit suport NaSO4 0,1 M, timpul de

electroliza a fost de 60, 120 si 180 min, iar densitatea de curent aplicata a fost de 100, 200 si

300 A/m?,
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Din analiza evolutiei spectrelor in UV in functie de timpul de electroliza, densitatea
de curent si concentratie s-a observat cd absorbantele specifice gruparilor metoxi,
carboxilice si scheletului naftalenic al NPX prezintdi modificari importante. Rezultatele
analizei COT au aratat ca mineralizarea NPX este dependenta de conditiile de lucru.

Absorbanta la 231 nm atribuitd grupdrii metoxi a prezentat diminuarea cea mai
intensa pentru concentratiile de 10 si 50 mg/L NPX. Astfel, in cazul compozitiei de anod
Ti/RuO2-TiO2, la 100 A/m? si 10 mg/L NPX, dupi 60 min diminuarea absorbantei a fost de
65,19%, iar dupa 180 min 85,19%. La 200 si 300 A/m? absorbantele au fost mai mici decét
cele initiale cu 89,63% si respectiv 91,85% dupa 180 min. Evolutia acestei benzi arata un
proces de electrodegradare in principal al gruparii metoxi.

Pentru concentratia de 50 mg/L NPX, la densititile de curent de 100 si 200 A/m?
diminuarea absorbantelor la 231 nm a fost 35,79% si respectiv 76,38% dupa 180 min, iar la
300 A/m? a fost apropiati de cea determinati pentru 10 mg/L NPX, 87,08%. La concentratii
mai mari, 100 si 200 mg/L si 300 A/m? diminudrile au fost de 59,26% si respectiv 73,70%.

Rezultate similare s-au obtinut in cazul electrolizelor efectuate cu Ti/RuO2/SnO»-
Sb20s-RuOs». Pentru 10 si 50 mg/L NPX diminuarea absorbantelor la 231 nm dupa 180 min
si o densitate de curent de 300 A/m? a fost 90,74% si respectiv 88,19%. La concentratii mai
mari, 100 si 200 mg/L, rezultatele au fost de 70,74% si respectiv 72,59%. Rezultatele
obtinute sunt apropiate pentru cele doua compozitii de anod si arata o afinitate similara
pentru electrodegradarea gruparii metoxi.

Evolutia absorbantei la 331 nm in functie de timp si densitatea de curent pentru
Ti/RuO2-TiO2 releva diminuarea sa importanta. Astfel, diminuarea a fost de 57,14% la
100 A/m? si 71,43% la 200 si 300 A/m? atat la 120 min cat si 180 min. Pentru
Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2 s-au obtinut aceleasi diminuari la 180 min, cu exceptia densitatii
de curent de 300 A/m? pentru care s-a obtinut 85,71%. Sciderea intensititii absorbantei la
331 nm in functie de conditiile de lucru aratd electrodegradarea gruparii carboxilice. La
concentratii mai mari ale NPX electrodegradarea gruparii carboxilice a avut loc in masura
mai mica pentru Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO;z decat pentru Ti/RuO2-TiOx.

Pentru concentratiile de 10 si 50 mg/L NPX la 100 A/m? se observd cresterea
absorbantelor la 264, 272 si 318 nm dupa 60 min de electroliza pentru ambele compozitii de
anod. La densitati de curent mai mari are loc diminuarea lor progresiva in functie de timp
datorita ectrodegradarii partiale a scheletului naftalenic. Evolutia absorbantelor arata

dinamica procesului si formarea in prima etapa a unor intermediari care au coeficienti molari
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de absorbtie mai mari decat NPX. Prin GC-SM a fost identificat un intermediar continand
gruparea metoxi, 2-Metoxi-6-vinilnaftalina, in acord cu rezultatele raportate anterior in
literatura.

Procesul de oxidare NPX pe ADS si densitatile de curent aplicate este controlat de
difuzie. Formarea succesiva prin electrodegradare a unor intermediari in concentratii diferite
are ca efect un proces de difuzie complex din masa solutiei spre anod.

La concentratii mai mari ale NPX acumularea continua a intermediarilor in
apropierea anodului duce la formarea unor gradienti de concentratie a acestora, care
participa in sistem concurential cu NPX la electrodegradare, iar datele spectrale si analiza
COT arata intensificarea procesului.

Evolutia procesului de electrodegradare a NPX investigatd prin analiza COT
confirma rezultatele obtinute din analiza spectrelor de absorbtie in UV. Oxidarea COT a fost
dependentd de concentratia NPX si densitatea de curent la acelasi timp de electroliza. Pentru
10 mg/L NPX la 100, 200 si 300 A/m? si 180 min diminuirile COT au fost de 18,63%,
34,17% si respectiv 45,10 % pentru Ti/RuO2-TiO. Cand procesul de electrodegradare a fost
realizat pe Ti/RuO2/Sn0,-Sh205-RuO2 diminudrile au fost mai mici, dupa cum urmeaza:
15,06%, 16,31% si respectiv 27,2%.

Pentru 50, 100 si 200 mg/L NPX dupi 180 de min la 100 A/m? s-a observat o
diminuare mai mare a COT cu 2,21-11,61% in cazul electrodegradarii pe Ti/RuO2/SnO--
Sh20s-RuO; decat pe Ti/RuO2-TiOs.

La densitati de curent mai mari oxidarea COT pentru 50 mg/L a decurs mai eficient
pe Ti/RuO2-TiO2 comparativ cu Ti/RuO2/Sn0,-Sh20s5-RuOy, iar diminuarea COT a fost de
49,30% si respectiv 39,92%, la 300 A/m? si 180 min. Diminuarea COT la 100 mg/L si
300 A/m? a fost de 49,79% si respectiv 48,40% dupi 180 min. Dar, la 200 mg/L NPX si in
aceleasi conditii de lucru, diminuarea COT pentru Ti/RuO2-TiO2 a crescut la 72,73% si
respectiv 69,48% pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s5-RuO». Aceste rezultate sunt in acord cu cele
observate din analiza spectrelor de absorbtie in UV si se explica prin acumularea la
concentratii mari ale NPX a intermediarilor in apropierea anodului, formarea unor gradienti
de concentratie a acestora §i participarea in sistem concurential cu NPX in procesul de

electrodegradare.
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5.2.3. Electrodegradarea piroxicamului pe ADS

5.2.3.1. Caracterizarea spectrofotometrici a PXC si evaluarea electrodegradirii PXC
pe ADS

In Fig. 5.56 este redata structura chimica a PXC, 4-Hidroxi-2-metil-N-(2-piridinil)-
2H-1,2-benzotiazina-3-carboxamida 1,1-dioxid, iar in Fig. 5.57 spectrul de absorbtie in UV
a PXC. In Tabelul 5.24 sunt prezentate maximele absorbantelor specifice pentru unii

compusi aromatici [24].

N \ 2,04
/ E 1,5
OH HN g
§ 1,0
N o)
N
PN
S CH 00 . : :
// \\ 3 200 250 300 350 400
0] 0] Lungime de unda [nm]
Fig. 5.56. Structura chimica a PXC Fig.5.57. Spectrul de absorbtie in UV

al PXC 1n Na2S040,1 M

Tabelul 5.24. Maximele absorbantelor specifice pentru compusii aromatici; E=banda
etilenica, B=banda benzenoida; K=banda de conjugare si cea datorata substituentului [24]

Banda datorata
Compus E B K substituientului
benzen 204 254
fenol 210,5 270
Benzen disubstituit: 280 358
NO2, NH2 meta
toluen 206 262
acid benzoic 275 230
bezaldehida 280 242 328
piridina 251, 270
naftalina 221 285, 311

Maximele de absorbtie ale piroxicamului sunt cele caracteristice derivatilor
benzenului, piridinei si naftalinei: 1. 206 nm; 2. 253 nm; 3. 288 nm; 4. 357 nm.

In Fig. 5.58 — 5.65 sunt redate spectrele de absorbtie in UV ale solutiilor rezultate in
urma degradarii electrochimice a PXC din solutii apoase pe Ti/RuO»-TiOz si Ti/RuO2/SnO,-

Sb20s-RuO:s. In functie de concentratia PXC, densitatea de curent si timpul de electroliza se

124

BUPT



remarcd modificari ale spectrelor ca urmare a ruperii legaturii intre piridind i nucleele
condensate, precum si oxidarea acestora. Aparitia unor noi maxime la aproximativ 235 si
280 nm confirma degradarea compusului. In Tabelele 5.25 si 5.26 este redata evolutia
absorbantei in UV in functie de procesul de electrodegradare a PXC pe cele doua compozitii

de anod.

Absorbanta

200 I 250 I 300 I 350 I 400
Lungime de unda [nm]
Fig. 5.58. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na,SO4 0,1 M

anod: Ti/RuO-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Fig. 5.59. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2-TiO2; concentratie initiald: 50 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Absorbanta

0,0 T T T T T T T
200 250 300 350 400

Lungime de unda [nm]

Fig. 5.60. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in NaxSO4 0,1 M
anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 200 A/m?;
timp de electroliza: i —0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Fig. 5.61. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na;SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO-TiOz; concentratie initiald: 200 mg/L; densitate de curent: 300 A/m?;
timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Absorbanta
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Fig. 5.62. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO»; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min

Absorbanta

0,0 T T T T T T T
200 250 300 350 400

Lungime de unda [nm]
Fig. 5.63. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO3; concentratie initiala: 50 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Absorbanta
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Fig. 5.64. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
200 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Fig. 5.65. Spectrele de absorbtie in UV ale PXC in Na,SO4 0,1 M
anod: Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2; concentratie initiala: 200 mg/L; densitate de curent:
300 A/m?; timp de electroliza: i — 0 min; 1 - 60 min; 2 - 120 min; 3 — 180 min
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Tabelul 5.25. Evolutia absorbantei in domeniul UV in functie de procesul de
electrodegradare a PXC pe Ti/RuO2-TiO>

Concentratie | Densitate | Timp de Lungime de unda [nm] / Absorbanta
PXC de curent | electroliza

[mg/L] [A/m?] [min] 206 253 288 357
0 2,12 0,76 0,55 0,97
200 60 1,75 0,31 0,37 0,13
120 1,76 0,21 0,34 0,02

50 180 1,73 0,22 0,21 0
60 1,70 0,32 0,31 0,09

300 120 1,70 0,15 0,20 0

180 1,70 0,12 0,09 0
0 2,11 0,77 0,55 0,99
200 60 1,68 0,38 0,39 0,20
120 1,66 0,31 0,32 0,01

200 180 1,63 0,25 0,25 0
60 1,69 0,37 0,36 0,15
300 120 1,65 0,24 0,23 0,01

180 1,68 0,16 0,13 0

Tabelul 5.26. Evolutia absorbantei din domeniul UV in functie de procesul de
electrodegradare al PXC pe Ti/RuO2/SnO2- Sh20s-RuO;

Concentratie | Densitate | Timp de Lungime de undi [nm] / Absorbanta
PXC de curent | electroliza
[mg/L] [A/m?] [min] 206 253 288 357
0 2,12 0,76 0,55 0,97
60 1,71 0,34 0,35 0,19
200 120 1,71 0,26 0,25 0,03
50 180 1,72 0,20 0,18 0,01
60 1,70 0,31 0,31 0,13
300 120 1,63 0,16 0,21 0,01
180 1,57 0,14 0,11 0
0 2,11 0,77 0,55 0,99
200 60 1,68 0,40 0,39 0,15
120 1,73 0,27 0,38 0,04
200 180 1,67 0,28 0,27 0,01
60 1,67 0,38 0,37 0,16
300 120 1,64 0,28 0,27 0,02
180 1,64 0,21 0,19 0,01

Pe baza datelor din Tabelele 5.25 si 5.26 s-a calculat variatia relativa a absorbantei in

functie de conditiile de lucru. Rezultatele sunt redate in tabelele 5.27 si 5.28.
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Tabelul 5.27. Variatia relativa a absorbantei in procesul de electrodegradare a PXC
pe Ti/RuO2-TiO>

Concentratie | Densitate Timp de Lungime de unda [nm] / Variatia relativa a
PXC de curent | electroliza absorbantei [7o]
[mg/L] [A/m?] [min] 206 253 288 357
60 17,45 59,21 32,72 86,59
200 120 16,98 72,36 38,18 97,93
50 180 18,39 71,05 61,81 100
60 19,81 57,89 43,63 90,72
300 120 19,81 80,26 63,63 100
180 19,81 84,21 83,63 100
60 20,37 50,64 29,09 79,79
200 120 21,32 59,74 41,81 98,98
180 22,74 67,53 54,54 100
200 60 19,90 51,94 34,54 84,84
300 120 21,80 68,83 58,18 98,98
180 20,37 79,22 76,36 100

Tabelul 5.28. Variatia relativa a absorbantei in procesul de electrodegradare a PXC
pe Ti/RuO2/Sn0O- Sh>0s5-RuO>

Concentratic | Densitate | Timp de Lungime de unda [nm] /
PXC de curent | electrolizi Variatia relativa a absorbantei [%]
[mg/L] [A/m?] [min] 206 253 288 357
60 19,34 55,26 36,36 80,41
200 120 19,34 65,79 54,55 96,91
50 180 18,87 73,68 67,27 98,97
60 19,81 59,21 43,64 86,60
300 120 23,11 78,95 61,82 98,97
180 25,94 81,58 80,00 100,00
60 20,38 48,05 29,09 84,85
200 120 18,01 64,94 30,91 95,96
200 180 20,85 63,64 50,91 98,99
60 20,85 50,65 32,73 83,84
300 120 22,27 63,64 50,91 97,98
180 22,27 72,73 65,45 98,99

In cazul compozitiei de anod Ti/RuO2-TiO2 se remarca o diminuare redusd a
absorbantei la lungimea de unda de 206 nm cu cresterea timpului de electroliza, indiferent
de densitatea de curent aplicata si concentratia initiald a solutiei. Astfel, variatia relativa a

absorbantei la 206 nm se situeazd in domeniul 19-26 % pentru concentratia de 50 mg/L si
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18-22% pentru cea de 200 mg/L. Situatia este diferita pentru celelalte lungimi de unda
pentru care se inregistreaza diminuari semnificative ale absorbantei cu cresterea timpului de
electrolizd si a densitdtii de curent indiferent de concentratia initiald a solutiei.
Randamentele cele mai bune de reducere a absorbantei se inregistreaza la lungimea de unda
de 357 nm, urmata cea de la 253 nm si respectiv 288 nm. Aceastd diferentiere poate indica
ca structura ciclului benzenic este putin afectata, in timp ce ciclul piridinic §i substituentii
adiacenti nucleului aromatic sunt degradati cu randamente mai mari [25].

Consideratiile generale de mai sus sunt valabile atat pentru compozitia de anod
Ti/RuO2-TiOz cat si pentru cea de Ti/RuO2/Sn0O,-Sh20s-RuO2, Rezultatele cele mai bune
pentru ambele concentratii de lucru se obtin la o densitate de curent aplicatd de 300 A/m? si

180 min de electroliza.

5.2.3.2. Mineralizarea PXC

Pentru solutiile obtinute in urma electrodegradarii s-au facut determinari COT.
Valorile obtinute sunt redate in Tabelul 5.29. Se constata concordanta intre randamentele de
reducere ale maximelor absorbantelor in procesul de degradare electrochimica si evolutia

valorilor COT.

Tabelul 5.29. Evolutia valorilor COT in procesul de degradare a PXC pe ADS
timp de electroliza: 180 min; COT sol. 200 mg/L PXC: 95,25 mg C/L;
COT sol. 50 mg/L PXC: 25,25 mg C/L

Concentratie Densitate COoT Indepartare
PXC Compozitia de anod de curent [mg C/L] CcoT
[mg/L} ) | o
_ ] 200 20,93 17,12
- Ti/RuO2-TiO> 300 14,63 42,07
) 200 22,03 12,77
Ti/RuO2/SnO2- Sh20s-RuO2 300 20,58 18,51
_ ] 200 85,50 10,24
- Ti/RuO2-TiO> 300 77,25 18,90
_ 200 89,25 6,30
Ti/RuO2/Sn0O2- Sh20s-RuO> 300 87,00 8,66

Examinarea datelor din Tabelul 5.29 arata ca procesul de degradare a poluantului
decurge cu eficiente mai mari pentru ambele concentratii ale solutiilor initiale, 50 mg/L si

respectiv 200 mg/L PXC, in cazul Ti/RuO-TiO; fata de Ti/RuO2/SnO2- Sh20s-RuO;.
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5.2.3.3. Concluzii partiale

Degradarea electrochimica a PXC s-a realizat pe Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/SnO>-
Sbh20s-RuQ». Concentratiile solutiilor initiale au fost de 50 mg/L si respectiv 200 mg/L
PXC, iar pH-ul a fost de 7. S-au aplicat densititi de curent de 200 si 300 A/m?, si un timp de
electrolizd de 60, 120 si 180 min. Procesul de degradare a fost urmadrit prin inregistrarea
spectrelor de absorbtie in UV si determinarea COT.

Examinarea spectrelor in UV indica un proces de degradare complex care se explica
prin ruperea oxidativa a legaturii intre piridina si nucleele condensate, precum si oxidarea
acestora. Aparitia unor noi maxime in spectre confirma oxidarea compusului.

Pe baza variatiei relative a absorbantei la lungimile de undd corespunzatoare
maximelor absorbantei se poate presupune ca structura ciclului benzenic este putin afectata,
in timp ce ciclul piridinic §i substituentii adiacenti nucleului aromatic sunt degradati cu
randamente mai mari.

Compozitia de anod Ti/RuO,-TiO s-a dovedit a fi mai eficienta in mineralizarea
PXC decat Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO2, pentru oricare concentratie a PXC si densitate de
curent aplicata. Astfel, valoarea cea mai bund pentru indepartarca COT a fost de 42,07%

inregistratd pentru concentratia de 50 mg/L PXC, 300 A/m? si 180 min de electrolizi.

5.2.4. Studii cinetice si aspecte privind mecanismul procesului de mineralizare.
Consum energetic

5.2.4.1. Densitate de curent limita. Constanta de transfer de masa

Pentru conducerea unui proces electrochimic in regim galvanostatic, se tine seama de
faptul cd viteza reactiei de electrod este controlatd fie de catre etapa de transfer de sarcina
electrica sau etapa de transfer de masa a speciilor electroactive din volumul solutiei cétre
electrod in functie de densitatea de curent aplicata. Atunci cand densitatea de curent aplicata
este mai mare decat densitatea de curent limita (jiim) procesul este controlat de difuzie, iar
cand densitatea de curent aplicatd este mai mica decat jim procesul este controlat de
transferul de sarcini electrici. jim (A/m?) este calculati cu ajutorul (ec.(3)), folositd pentru

studii similare [22]:
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Jim =N - F k- cg (3)

unde n este numarul de electroni, F este constanta lui Faraday [96487 C/mol], kq este
constanta de transfer de masa [m/s], iar Cr este concentratia speciilor electroactive in

volumul solutiei [mol/m?3].

kq a fost calculata din datele analizei COT in acord cu (ec.(4)) [22]:

coT

A
ﬁ—é’xp(—a'kd't) (4)

unde COTo si COT este concentratia initiala a carbonului organic total a compusului
si respectiv la timpul t, A este suprafata anodica activa (in m?, A = 0,0038 m?), Vol
este volumul solutiei supuse electrolizei (in m3, Vol = 75 - 10° m3), iar t este timpul
de electrolizi (in's, t = 1,08 - 10%).

In tabelele 5.30 - 5.35 sunt redate valorile constantei de transfer de masa si a
densitatii de curent limitd pentru ADS si Se observa ca pe masura ce densitatea de curent
aplicatd creste kg creste indiferent de concentratia compusului studiat pentru améandoud
compozitiile de anod.

Aceastd constatare aratd cd mineralizarea compusilor studiati a fost favorizata de o
densitate de curent aplicatd mai mare. La aceeasi densitate de curent aplicatd pentru
amandoud compozitiile de anod kg creste pe masura ce creste concentratia compusului
studiat, ceea ce sugereaza cd mineralizarea decurge cu viteza mai mare la concentratii mai
mari, fapt in acord cu rezultatele analizei spectrelor UV.

Pentru Ti/RuO.-TiO; viteza de mineralizare a compusilor studiati scade in secventa
DCF > NPX > PXC pentru concentratia de 50 mg/L si NPX > DCF > PXC pentru
concentratia de 200 mg/L. Pentru Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO;> secventa este NPX > DCF si
PXC pentru concentratia de 50 mg/L si NPX > DCF > PXC pentru concentratia de 200

mg/L. De asemenea, se constatd ca viteza de mineralizare este mai mare pe Ti/RuO2-TiO>

fata de TiI/RuO2/Sn02-Sh20s-RuOx.
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Valorile jiim au fost mai mici decat cele ale densitatii de curent aplicate practic pentru

amandoua compozitiile de anod ceea ce dovedeste ca procesul este controlat de difuzie, fapt
in concordanta cu analiza spectrelor UV.

Tabelul 5.30. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a DCF pe
Ti/RuO2-TiOz in functie de conditiile de lucru la 120 min de electroliza

Densitate Ka [M/s] si jiim [A/m?] la diferite concentratii ale DCF
de curent 50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L
[A/m?] ggl{) kq-107 jlim gg.-::(/) ka-107 | jiim ggl{) Ka-107 | jiim
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 electrochimica a DCF pe
Ti/RuO2/Sn02-Sh,05-RuO:> in functie de conditiile de lucru la 120 min de electroliza

Densitate Ka [m/s] si jiim [A/m?] la diferite concentratii ale DCF
de curent 50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L
CoT/ . CoT/ . CoT/ .
A/mz 107 . 107 . 107 .
[ ] COT, Kq-10 Jlim COTo Kq-10 Jlim COT, kq-10 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 0,63 125 | 3,35 0,60 13,9 7,45
Tabelul 5.32. Parametrii cinetici pentru mineralizarea electrochimica a NPX pe
Ti/RuO2-TiO2 in functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza
. Ka [M/s] si jiim [A/m?] la diferite concentratii ale NPX
Densitate
de curent = 10 mg/L = 50 mg/L = 100 mg/L 5 200 mg/L
2 T 1107 i T 107 i T 107 i T 107 i
[A/m ] COTO kd 10 Jlim COTO kd 10 Jiim COTO kd 10 Jlim COT() kd 10 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 electrochimica a NPX pe
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,05-RuO:> in functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza
. kg [m/s] si jiim [A/m?] la diferite concentratii ale NPX
Densitate L 50 mg/L 100 mg/L 200 mg/L
de curent | =577 g ot T, . ot T o ot T,
2 107 i 107 i 107 i 107 .
[A/m?] COT, kq-10 Jim | oo, kq-10 Jim | oo, kqe-10 im | coT, ka-10 Jiim
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 electrochimica a PXC pe Ti/RuO;-

TiO2 1n functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza

Densitate de

Ka [M/s] si jiim [A/m?] la diferite concentratii ale PXC

curent 50 mg/L 200 mg/L

[A/m?] COT/CQOTy Kq-10’ Jiim COT/COTy Kq-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 electrochimica a PXC pe
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,05-RuO> in functie de conditiile de lucru la 180 min de electroliza

Densitate de

Ka [M/s] si jiim [A/m?] 1a diferite concentratii ale PXC

curent 50 mg/L 200 mg/L

[A/m?] COT/COTo kq-107 Jiim COT/COTo Kq-107 Jiim
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 in acord cu (ec.(5)):

CE (kWh/m?) =

EceI'I 't
Vol

()

unde Ece este tensiunea pe celula [in V], t este timpul de electroliza [in h], Vol

volumul de solutie [in L].

In tabelele 5.36 si 5.37 este redat CE pentru cele doua compozitii de anod.

Tabelul 5.36. Consumul specific de energie pentru electrodegradarea poluantilor pe

Ti/RuO2-TiO2
(g)ensnate Tensiune pe Intensitate Timp qev Volum_ CE
e curent celulz [V] [A] electroliza electrolit [KWh/m?]
[A/m?] [h] [L]
3,1 0,38 1 0,075 15,71
100 3,1 0,38 2 0,075 31,41
3,1 0,38 3 0,075 47,12
3,6 0,76 1 0,075 36,48
200 3,6 0,76 2 0,075 72,96
3,6 0,76 3 0,075 109,44
4,1 1,14 1 0,075 62,32
300 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 poluantilor pe

Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RuO2

Densitate de Tensi . Timp de Volum
ensiune pe Intensitate e . CE
curent celulz [V] [A] electroliza electrolit [KWh/m?]
[A/m?] [h] [L]
3,6 0,38 1 0,075 18,24
100 3,6 0,38 2 0,075 36,48
3,6 0,38 3 0,075 54,72
4,3 0,76 1 0,075 43,57
200 4,3 0,76 2 0,075 87,15
4,3 0,76 3 0,075 130,72
4,8 1,14 1 0,075 72,96
300 4,8 1,14 2 0,075 145,92
4,8 1,14 3 0,075 218,88

Nu se constata diferente majore in ceea ce priveste CE intre cele doud compozitii de
anod, dar valorile sunt usor mai mari pe Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO,. Valorile din Tabelele
5.36 si 5.37 sunt de acelasi ordin de marime cu cele raportate anterior in literaturda pentru
oxidarea compusilor organici pe ADS [26-28]. Se poate concluziona ca si din punct de
vedere economic, compozitia de anod Ti/RuO.-TiO: prezinta superioritate pentru degradarea

poluantilor studiati.

5.2.5. Aplicatii ale electrodegradarii pe ADS pentru ape reale

5.2.5.1. imbunitiitirea biodegradabilititii efluentilor farmaceutici

Cei mai multi dintre compusii farmaceutici trec prin statiile de epurare municipale
neschimbati pentru cd sunt compusi biorefractari §i ca urmare patrund in apele de suprafata.
Prezenta acestor compusi este nedorita in mediul acvatic deoarece ei pot avea efecte nedorite
asupra organismelor care se gasesc In acest mediu. De aceea este necesar sd se
imbunatateascd biodegradabilitatea efluentilor farmaceutici inainte de evacuarea lor in
sistemul de canalizare.

In acest scop s-au aplicat o serie de metode bazate pe utilizarea ADS pentru
imbunatatirea biodegradabilitatii unui efluent farmaceutic sintetic cu continut de DCF (EF-
DCF): electrochimica, foto-electrochimica si combinata electrochimic-fotocatalitic.

Tratabilitatea biologica a efluentului supus epurarii si a celui rezultat in urma ei a fost
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evaluatd prin determinarea raportului dintre consumul biochimic de oxigen (CBOs) si
consumul chimic de oxigen (CCO), raport notat in continuare cu R.

Datele prezentate in Tabelul 5.38 au ardtat mineralizarea in proportie redusa a
compusilor din EF-DCF, scadera CCO fiind de 4,5 pana la 8%. Contrar, CBOs a crescut prin
aplicarea metodelor bazate pe utilizarea ADS cu 85-92%. Ca urmare, R a crescut si
biodegradabilitatea EF-DCF a fost mult imbunatatita. Astfel, efluentul poate fi supus unei
degradari biologice eficiente [29].

Tabelul 5.38. Conditiile de lucru pentru metodele bazate pe utilizarea ADS si
valorile CCO, CBOs si R
CCOini = 583 mgO2/L; CBOs ini = 29 mgO2/L; Rini=0,05

Metoda bazatd | o\ ootizator | Fotocataliza | DEMSHAte | Timpde | oy CBOs
pe utilizarea [min] de curent | electroliza [mgOa/L] | [MgOy/L] R
ADS [A/m?] [min] 902 902
electrochimica - - 300 120 545 185 0,34
foto- . . 300 120 554 227 0,41
electrochimica
combinata
electrochimic- Z-TiO2-Ag 60 300 120 537 253 0,47
fotocatalitic
combinata
electrochimic- Z2-TiO, 60 300 120 557 345 0,62
fotocatalitic

5.2.5.2. Aplicatii ale electrodegradarii pe ADS pentru ape reale cu continut de
antiinflamatoare nesteroidiene

5.2.5.2.1. Electrodegradarea pe ADS a DCF din efluentul unei statii de epurare
municipale

Rezultatele obtinute pentru electrodegradarea DCF pe ADS din eflentul unei statii de

epurare sunt prezentate in Tabelul 5.39.

Tabelul 5.39. Concentratia reziduala a DCF in solutiile sintetice si EF-DCF
concentratie initiald: 1 mg/L DCF, densitate de curent: 300 A/m?; timp de electroliza: 120 min

H Concentratie Randament
Tip de solutie Compozitie de anod PT reziduala DCF | indepartare DCF
initial
’ [ma/L] [%]
o : . 5,8 0,43 57
solutie sintetica Ti/RuO2-TiO2 11 0,29 71
o : 5,8 0,26 74
solutie sintetica | Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO> 11 0.14 36
EF-DCF Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO2 11 0,47 53
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Datele din Tabelul 5.39 arata ca pentru Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO> s-a obtinut cel
mai bun randament de indepartare a poluantului din solutiile sintetice, care poate fi pus pe
seama mineralizarii, dar mai ales a degradarii (formarea produsilor de degradare), asa cum
s-a aratat in cadrul sectiunilor 5.2.1.2 51 5.2.1.4.

Randamentul de indepartare a DCF din efluentul statiei de epuare la o densitate de
curent de 300 A/m? si un timp de electrolizi de 120 min pe anozi de Ti/RuO2/Sn0O,-Sb,0s-
RuO:2 a fost mai mic decat cel obtinut in aceleasi conditii pe solutii Sintetice, ceea ce reflecta

influenta matricii in care se afla DCF [30].

5.2.5.2.2. Degradarea avansati a unui amestec de antiinflamatoare nesteroidiene prin
electrodegradare pe ADS

In Tabelele 5.40 si 5.41 sunt redate conditiile de lucru si randamentele de indepartare
din efluentul statiei de epurare municipale a poluantilor diclofenac (DCF), ibuprofen (IBP)
si naproxen (NPX).

Examinarea datelor tabelate demonstreaza eficienta ADS in indepartarea poluantilor
studiati din efluentul statiei de epurare municipale. Atat pe anozii Ti/RuO»-TiOz cat si pe cei
de Ti/RuO2/Sn0,-Sh205-RuO- are loc practic indepartarea DCF si NPX cu randamente de
peste 99%, indiferent de densitatea de curent aplicati (50, 100, 200 sau 300 A/m?) si timpul
de electroliza (120 sau 180 min).

Datele din tabelele 5.40 si 5.41 alaturi de rezultatele prezentate in sectiunile
anterioare (5.2.1 si 5.2.5.2.1) demonstreaza ca ambele compozitii de anod asigura
degradarea/mineralizarea DCF pentru un domeniu larg de concentratii, de la zeci de pg/L la
zeci sau sute de mg/L.

Tabelul 5.40. Conditiile de lucru in experimentele de degradare electrochimica a unui

amestec de poluanti pe Ti/RuO2-TiO>
concentratii initiale poluanti: 48 pg/L DCF, 38 pg/L IBP si 41 pg/L NPX

. . Randament de
Degi‘:g;i de Ter}silun[e [ie e;relc?t]re)lcijz% = Poluant / indepartare [%]
2 celula [V : DCF IBP NPX

[A/m?] [min] (/L] me/l]  [ug/L] DCF IBP NPX
50 2,5 120 <0,2 19 <02 >996 500 >0995
2,5 180 <0,2 6 <02 >996 842 >0995
100 2,9 120 <0,2 13 <02 >996 658 >0995
2,9 180 <0,2 5 <02 >996 868 >995
200 3,5 120 <0,2 12 <02 >996 684 >995
3,5 180 <0,2 3 <02 >996 92,1 >995
300 3,8 120 <0,2 5 <02 >996 868 >995
3,8 180 <0,2 <04 <02 >996 >99,0 >0995
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Tabelul 5.41. Conditiile de lucru in experimentele de degradare electrochimica a unui
amestec de poluanti pe Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO;

concentratii initiale poluanti: 48 pg/L DCF, 38 pg/L IBP si 41 pg/L NPX

Randament de
Densitate de  Tensiune pe  Timpul de Poluant indepartare / %
curent celula electroliza
> . DCF IBP NPX

[A/m?] [V] [min] (/L] e/l  [ng/L] DCF IBP NPX
50 3,3 120 <0,2 12 <02 >996 684 >0995
3,3 180 <0,2 5 <02 >996 868 >0995
100 3,8 120 <0,2 8 <02 >996 789 >0995
3,8 180 <0,2 <04 <0,2 >996 >990 >995
200 4,6 120 <0,2 4 <02 >996 895 >0995
4,6 180 <0,2 <04 <02 >996 >990 | >995
300 49 120 <0,2 2 <02 >996 947 >0995
49 180 <0,2 <04 <02 >996 >990 | >995

5.2.5.3. Concluzii partiale

Experimentele efectuate pentru imbunatatirea biodegradabilititii unui efluent cu
continut de DCF caracterizat printr-o biodegradabilitate scazuta s-au efectuat cu ajutorul
urmatoarelor metode bazate pe utilizarea ADS: electrochimica, foto-electrochimica si
combinata electrochimic-fotocatalitic. Toate metodele aplicate au fost eficiente si au dus la
cresterea raportului R de la 0,05 la valori cuprinse Intre 0,30 si 0,62 ceea ce asigura efluenti
care pot fi supusi unei biodegradari eficiente in statiile de epurare municipale.

Experimentele de degradare a unui amestec de poluanti organici din categoria
compusilor farmaceutici de tipul AINS: DCF, IBP si NPX dozati intr-un efluent al unei statii
de epurare municipale (zeci ug/L) au fost efectuate prin aplicarea electrodegradarii pe ADS
avand compozitiile de anod: Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/SnO2-Sb205-RuOz.

S-au obtinut randamente de indepartare mai mari decat 99% pentru oricare dintre

poluantii studiati pentru oricare dintre cele doua compozitii de anod utilizate.
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Capitolul 6.
Concluzii finale

Tema de cercetare abordeaza indepartarea/degradarea poluantilor organici biorefractari
de tipul compusilor activ farmaceutici din clasa antiinflamatoarelor nesteroidiene din ape
uzate prin electrodegradare pe anozi de dimensiuni stabile (ADS), care contin un strat de oxizi
metalici conductivi cu proprietati electrocatalitice depus pe suport de titan.

Compozitiile de anod studiate in aceasta teza au fost :

1. Ti/RuO»- TiO> Raport molar Ru:Ti in solutia precursoare 30:70
2. TI/RuO2/Sn02-Sh,0s-RuO> Raport molar Sn:Sb:Ru in solutia precursoare 94:3:3

ADS au fost obtinuti prin descompunerea termica a sarurilor corespunzatoare oxizilor
continuti in pelicula electrocatalitica. Caracterizarea peliculelor electrocatalitice din punct de
vedere morfologic si structural s-a realizat prin microscopie cu scanare de electroni (MSE),
difractie de raze X (DRX) si din punct de vedere al proprietdtilor electrochimice prin
voltametrie ciclica (VC).

Ca modele de poluanti au fost alesi compusi organici biorefractari si anume, compusi
activi farmaceutici de tipul antiinflamatoarelor nesteroidiene: diclofenac (DCF), naproxen
(NPX) si piroxicam (PXC). Indepartarea/degradarea acestor poluanti s-a realizat atat din
solutii sintetice cat si din ape reale, individual sau in amestec, fiind stabiliti parametrii optimi
de operare pentru conducerea electrodegradarii poluantilor pe ADS.

Caracterizarea efluentilor rezultati Ss-a facut prin spectrometrie de absorbtie in
ultraviolet si vizibil (UV/Vis), determinare de carbon organic total (COT), consum chimic de
oxigen (CCO), consum biochimic de oxigen (CBOs). Determinarea calitativa a produsilor de
degradare s-a efectuat prin gaz-cromatografie cuplata cu spectrometrie de masa (GC-SM), iar
determinarea concentratiilor reziduale de antiinflamatoare prin cromatografie de lichide de
inalta performanta (CLIP) cu detectie UV.

Imaginile MES ale electrozilor ADS cu peliculd de oxizi ai metalelor nobile si oxizi ai
metalelor nenobile au prezentat o morfologie a suprafetei relativ compacta.

Spectrele DRX au confirmat ca in pelicula electrocatalitica cu continut de metale
nobile sunt prezenti oxizii TiO2 si RuO,. De asemenea, in pelicula electrocatalitica cu continut
de metale nenobile a fost identificat SnOg, in timp ce prezenta oxizilor de Sb20s RuO; si TiO2
nu a putut fi identificata cu certitudine.

VC a permis caracterizarea electrochimica a ADS 1in prezenta poluantilor,

stabilindu-se fereastra de potential pentru fiecare compozitie de anod si implicit, valoarea
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potentialului de descércare a oxigenului. Rezultatele obtinute prin analizarea voltamogramelor
ciclice au aratat ca prezenta poluantilor nu a influentat semnificativ forma acestora,
evidentiindu-se efecte de polarizare/depolarizare in functie de compozitia de anod si de tipul
poluantului. Aceste rezultate arata ca oxidarea poluantilor urmariti in scopul
degradarii/mineralizdrii lor ar putea decurge doar in domeniul de potential/curent
corespunzator descarcarii oxigenului.

Degradarea DCF pe compozitiile de anod Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/SnO2-Sh,05-RuO>
a fost efectuata la concentratia de 50, 100 si 200 mg/L DCF in electrolit suport Na,SO4 0,1 M,
densitate de curent de 100, 200 si 300 A/m?, timp de electrolizi de 30, 60 si 120 min si o
valoare a pH-ului de 5,8.

Formarea produsilor de degradare ai DCF, precum si degradarea lor ulterioard a fost
pusa in evidenta in spectrele UV ale solutiilor rezultate in urma degradarii pe Ti/RuO2-TiO2 si
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO> prin deplasari ale maximului Az77 si in unele cazuri cresterea
valorii sale fatd de valoarea initiala urmata de scaderea ei odatd cu cresterea densitatii de
curent si a timpului de electroliza.

Analiza spectrelor UV si valorile COT ale solutiilor electrolizate au demonstrat
eficienta ADS in degradarea avansatd a DCF, punandu-se in evidenta desfasurarea unui
proces de mineralizare a acestuia, rezultatele cele mai bune obtindndu-se in cazul ambelor
compozitii de anod la 300 A/m? si 120 min de electroliza, indepartarea COT fiind de 44,17%
pentru Ti/RuO2-TiO2 si respectiv 39,73% pentru Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO,. Analiza COT
coroboratd cu analiza spectelor UV a demonstrat de asemenea si deschiderea ciclurilor
aromatice pe cele doud compozitii de anod studiate.

Analiza GC-SM a aratat ca pentru ambele compozitii de anod a avut loc ruperea
legaturii NH-nucleu aromatic substituit cu gruparea CH>-COO™ si cd degradarea pe
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh20s-RuO2 a dus la un numar mai mare de intermediari, pentru aceasta
compozitie de anod predominind formarea produsilor de degradare in detrimentul
mineralizarii lor.

Un aspect foarte important al acestui studiu il reprezinta evaluarea procesului de
degradare a DCF prin electrooxidare pe Ti/RuO2-TiO2 si Ti/RuO2/SnO2-Sh>0s-RuO cu
ajutorul tehnicii VC utilizand electrodul de diamant dopat cu bor. Evaluarea evolutiei
voltamogramelor ciclice inregistrate dupa aplicarea electrodegradarii pe ADS coroborata cu
analiza spectrelor UV a permis caracterizarea procesului de degradare a DCF functie de
parametrii de operare. Aceste rezultate corelate cu cele cele obtinute pentru indepartarea COT

care indica Ti/RuO.-TiO2 mai eficient in mineralizarea DCF, evolutia A277 si analiza GC-SM,
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aratd cd pe TiI/RUO2/Sn0O,-Sb20s-RUO, predomina formarea produsilor de degradare in
defavoarea mineralizarii lor.

Studiul procesului de electrodegradare a NPX pe Ti/RuO.-TiOz si Ti/RuO2/SnO,-
Sbh20s-RuO- a fost condus astfel incat sa urmareasca influenta concentratiei initiale a NPX,
10, 50, 100 si 200 mg/L, asupra performantei procesului. S-a folosit ca si electrolit suport
Na>SO4 0,1 M, timpul de electrolizd a fost de 60, 120 si 180 min, iar densitatea de curent
aplicati a fost de 100, 200 si 300 A/m?. pH-ul de lucru a fost de 7,5.

Din analiza evolutiei spectrelor in UV in functie de timpul de electroliza, densitatea de
curent §i concentratie s-a observat ca absorbantele specifice gruparilor metoxi, carboxilice si
scheletului naftalenic al NPX prezintd modificari importante. Rezultatele analizei COT au
aratat ca oxidarea NPX este dependenta de conditiile de operare.

Absorbanta la 231 nm atribuita gruparii metoxi a prezentat diminuarea cea mai intensa
pentru concentratiile de 10 si 50 mg/L NPX. Astfel, in cazul Ti/RuO2-TiOz, la 100 A/m? si
10 mg/L NPX, dupa 60 min diminuarea absorbantei a fost de 65,19%, iar dupa 180 min
85,19%. La 200 si 300 A/m? absorbantele au fost mai mici dect cele initiale cu 89,63% si
respectiv 91,85% dupa 180 min. Evolutia acestei benzi arata cd procesul de electrodegradare
are loc n proportie importantd asupra gruparii metoxi.

Pentru concentratia de 50 mg/L NPX, la densititile de curent de 100 si 200 A/m?
diminuarea absorbantelor la 231 nm au fost 35,79% si respectiv 76,38% dupa 180 min, iar la
300 A/m? a fost apropiati de cea determinati pentru 10 mg/L NPX, 87,08%. La concentratii
mai mari, 100 si 200 mg/L si 300 A/m? diminuirile au fost de 59,26% si respectiv 73,70%.

Rezultate similare s-au obtinut in cazul electrolizelor efectuate cu Ti/RuO2/SnO.-
Sh205-RuOs. Pentru 10 si 50 mg/L NPX diminuarea absorbantelor la 231 nm dupa 180 min si
o densitate de curent de 300 A/m? au fost 90,74% si respectiv 88,19%. La concentratii mai
mari, 100 si 200 mg/L, rezultatele au fost de 70,74% si respectiv 72,59%. Rezultatele
obtinute sunt apropiate pentru cele doua compozitii de anod si arata o afinitate similara pentru
electrodegradarea gruparii metoxi.

Evolutia absorbantei la 331 nm in functie de timp si densitatea de curent pentru
Ti/RuO2-TiO2 releva diminuarea sa importantd. Astfel, diminuarea a fost de 57,14% la
100 A/m? si 71,43% 1a 200 si 300 A/m?, atat la 120 min cat si 180 min. Pentru Ti/RuO2/SnO,-
Sb20s-RuO2 s-au obtinut aceleasi diminudri la 180 min, cu exceptia densitatii de curent de
300 A/m? pentru care s-a obtinut 85,71%. Sciderea intensititii absorbantei la 331 nm in

functie de conditiile de lucru arata electrodegradarea gruparii carboxilice. La concentratii mai
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mari ale NPX electrodegradarea gruparii carboxilice a avut loc ITn masurd mai micad pentru
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,0s-RuO2 decat pentru Ti/RuO2-TiO».

Pentru concentratiile de 10 si 50 mg/L NPX la 100 A/m? se observi cresterea
absorbantelor de la 264, 272 si 318 nm dupa 60 min de electroliza pentru ambele compozitii
de anod. La densitati de curent mai mari are loc diminuarea lor progresiva in functie de timp
datorita electrodegradarii partiale a scheletului naftalenic. Evolutia absorbantelor arata
dinamica procesului si formarea in prima etapad a unor intermediari care au coeficienti molari
de absorbtie mai mari decat NPX. Prin GC-MS a fost identificat un intermediar continand
gruparea metoxi, 2-Metoxi-6-vinilnaftalina, in acord cu rezultatele raportate anterior in
literatura.

Procesul de oxidare a NPX pe ADS si densitatile de curent aplicate este controlat de
etapa de difuzie. Formarea succesiva prin electrodegradare a unor intermediari in concentratii
diferite are ca efect un proces de difuzie complex din masa solutiei spre anod si invers.

La concentratii mai mari ale NPX acumularea continua a intermediarilor in apropierea
anodului duce la formarea unor gradienti de concentratie a acestora, care participd In sistem
concurential cu NPX la electrodegradare, iar datele spectrale si analiza COT arata
intensificarea procesului.

Evolutia procesului de electrodegradare a NPX investigatd prin analiza COT confirma
rezultatele obtinute din analiza spectrelor de absorbtie in UV. Oxidarea COT a fost
dependentd de concentratia NPX si densitatea de curent la acelasi timp de electroliza. Pentru
10 mg/L NPX la 100, 200 si 300 A/m? la 180 min diminuarile COT au fost de 18,63%,
34,17% si respectiv 45,10 % pentru Ti/RuO.-TiO. Cand procesul de electrodegradare a fost
realizat pe Ti/RuO2/Sn02-Sh20s-RuO; diminuarile au fost mai mici, dupa cum urmeaza:
15,06%, 16,31% si respectiv 27,2%.

Pentru 50, 100 si 200 mg/L NPX dupi 180 de min la 100 A/m? s-a observat o
diminuare mai mare a COT cu 2,21-11,61% in cazul electrodegradarii pe Ti/RuO2/SnO-
Sb205-RuO2 decat pe Ti/RuO2-TiOa.

La densitati de curent mai mari oxidarea COT pentru 50 mg/L a decurs mai eficient pe
Ti/RuO2-TiO2 comparativ cu Ti/RuO2/SnO2-Sh,0s-RuQO2, iar diminuarea COT a fost de
49,30% si respectiv 39,92%, la 300 A/m? si 180 min. Diminuarea COT la 100 mg/L si
300 A/m? a fost de 49,79% si respectiv 48,40% dupa 180 min. Dar, la 200 mg/L NPX si in
aceleasi conditii de lucru, diminuarea COT pentru Ti/RuO.-TiO2 a crescut la 72,73% si
respectiv 69,48% pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO2. Aceste rezultate sunt in acord cu cele

observate din analiza spectrelor de absorbtie in UV si se explicd prin acumularea la
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concentratii mari ale NPX a intermediarilor in apropierea anodului, formarea unor gradienti
de concentratie a acestora §i participarea in sistem concurential cu NPX 1n procesul de
electrodegradare.

Electrodegradarea PXC s-a realizat pe Ti/RuO2-TiOz si Ti/RuO2/SnO2-Sh,05-RuOs.

Concentratiile solutiilor initiale au fost de 50 mg/L si respectiv 200 mg/L PXC, iar
pH-ul a fost de 7. S-au aplicat densititi de curent de 200 si 300 A/m?, si un timp de electrolizi
de 60, 120 si 180 min. Procesul de degradare a fost urmarit prin inregistrarea spectrelor de
absorbtie in UV si determinarea COT.

Examinarea spectrelor in UV indica un proces de degradare complex care se explica
prin oxidarea si ruperea legaturii intre piridind si nucleele condensate, precum si oxidarea
acestora. Aparitia unor noi maxime In spectre confirma oxidarea compusului si formarea unor
produsi de degradare.

Pe baza variatiei relative a absorbantei la lungimile de undd corespunzitoare
maximelor absorbantei se poate presupune ca structura ciclului benzenic este putin afectata, in
timp ce ciclul piridinic si substituentii adiacenti nucleului aromatic sunt degradati intr-0
masura mai mare.

Compozitia de anod Ti/RuO»-TiO> s-a dovedit a fi mai eficienta in mineralizarea PXC
decat Ti/RuO2/Sn0O2-Sh,0s-RuO2, pentru oricare concentratie a PXC si densitate de curent
aplicata. Astfel, valoarea cea mai buna pentru indepartarea COT a fost de 42,07% inregistrata
pentru concentratia de 50 mg/L PXC la 300 A/m? si 180 min de electroliza.

Rezultatele comparative ale proceselor de mineralizare ale poluantilor de tipul

antiinflamatoarelor nesteroidiene au fost sitematizate si prezentate in Tabelul 6.1:

Tabelul 6.1. Rezultatele procesului de mineralizare a poluantilor studiati pe ADS

Concentratie PXC
N Densitate | Concentratie DCF [mg/L] / Concentratie NPX [mg/L] / [mg/L]/
Compozitie de curent Indepartare COT [%] Indepartare COT [%)] Indepartare COT
de anod [A/m?] [%]
50 100 200 50 100 200 50 200
100 21,36 31,24 36,34 22,44 27,73 54,12 - -
Ti/RuO2-TiO2 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
. 100 7,19 16,90 31,46 25,71 39,34 56,33 - -
-SI-;)/ROU(_)F;{JSOnOZ 200 7,56 24,93 35,73 33,31 40,80 64,45 12,77 6,30
AT 300 1299 | 3657 | 3973 | 39,92 | 4840 | 69,48 | 1851 | 8,66
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Se observa o similitudine intre mineralizarea DCF si NPX pe ADS din punct de vedere
a influentei concentratiei initiale a poluantului. Un grad mai ridicat de indepartare a COT s-a
obtinut cu cresterea concentratiei initiale a poluantului, datorat gradientului de concentratie la
suprafata anodului. Totusi, comportarea PXC este diferita, cresterea concentratiei sale initiale
a redus gradul de indepartare a COT, deci si a randamentului de mineralizare. S-a constatat ca
dintre toti poluantii studiati, PXC a fost cel mai dificial de mineralizat pe compozitiile de
anod studiate.

De asemenea, s-a constatat ca Ti/RuO2-TiO: a aratat o performantd de mineralizare mai
ridicata decat Ti/RuO2/Sn0.-Sh20s-RuO; indiferent de concentratia poluantului studiat.

Rezultatele studiilor cinetice au aratat ca mineralizarea poluantilor studiati a fost
favorizatda de o densitate de curent aplicatda mai mare decat densitatea de curent limitd. La
aceeasi densitate de curent aplicatd pentru ambele compozitii de anod, constanta de difuzie
creste pe masura ce creste concentratia poluantului studiat, ceea ce sugereaza ca mineralizarea
decurge cu vitezd mai mare la concentratii mai mari, rezultat care este in concordantd cu
rezultatele analizei spectrelor UV.

Pentru Ti/RuO»-TiO; viteza de mineralizare a poluantilor studiati a scazut in secventa
DCF > NPX > PXC pentru concentratia de 50 mg/L si NPX > DCF > PXC pentru
concentratia de 200 mg/L. Pentru Ti/RuO2/SnO2-Sh20s-RuO> secventa este NPX > DCF si
PXC pentru concentratia de 50 mg/L si NPX > DCF > PXC pentru concentratia de 200 mg/L.
De asemenea, s-a constatat ca viteza de mineralizare a fost mai mare pe Ti/RuO2-TiO> fata de
Ti/RuO2/Sn0,-Sb20s-RuO;. In plus, si din punct de vedere economic legat de consumul
specific de energie, anodul cu compozitia pe Ti/RuO2-TiOz a prezentat superioritate pentru
degradarea poluantilor studiati.

In vederea integrarii acestui proces intr-un flux tehnologic de epurare care contine
epurare bioliogica, au fost efectuate experimente care au avut drept scop imbunatitirea
biodegradabilitatii unui efluent cu continut de DCF caracterizat printr-0 biodegradabilitate
scazuta prin aplicarea unor metode bazate pe utilizarea ADS: electrochimica,
foto-electrochimica si combinata electrochimic-fotocatalitic.

Toate metodele aplicate au dus la cresterea raportului de biodegradabilitate R de la 0,05
la wvalori cuprinse intre 0,30 si 0,62, ceea ce denotd o Tmbunatatire semnificativa a
biodegradabilitatii in urma aplicarii tuturor procedeelor aplicate bazate pe electrodegradare pe
ADS.

Experimentele de degradare a unui amestec de poluanti organici din categoria

compusilor farmaceutici de tipul antiinflamatoarelor nestereoidiene: diclofenac, ibuprofen si
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naproxen dozati intr-un efluent al unei statii de epurare municipale (zeci pg/L) au fost
efectuate prin aplicarea electrodegradarii pe cele doua compozitii de ADS: Ti/RuO.-TiO> si
Ti/RuO2/Sn0O2-Sh205-RUO>. S-au obtinut randamente de indepartare mai mari decat 99%
pentru oricare dintre poluantii studiati pentru oricare dintre cele doua compozitii de anod
utilizate.

In urma cercetdrii efectuate privind eficienta ADS in degradarea si mineralizarea
poluantilor organici biorefractari din ape uzate, s-a demonstrat utilitatea acestor anozi
printr-un proces electrochimic care poate fi integrat intr-un flux tehnologic de epurare a apelor
uzate, fie Tnaintea etapei de epurare biologicd pentru imbunatatirea biodegradabilitatii sau

dupa epurarea biologica in etapa de finisare care vizeaza mineralizarea acestora.
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