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PEGADAS NA AREIA

Sonhei que estava andando na praia
com o Senhor
e no céu passavam cenas de minha vida.
Para cada cena que passava,
percebi que eram deixados dois pares
de pegadas na areia:
um era meu e o outro do Senhor.
Quando a dltima cena da minha vida
passou diante de nos, olhei para tras,
para as pegadas na areia,
e notei que muitas vezes,

no caminho da minha vida,

havia apenas um par de pegadas na areia.

Notei também que isso aconteceu
nos momentos mais dificeis
e angustiantes da minha vida.
Isso aborreceu-me deveras
e perguntei entdo ao meu Senhor:
- Senhor, tu ndo me disseste que,
tendo eu resolvido te seguir,
tu andarias sempre comigo,
em todo o caminho?
Contudo, notei que durante

as maiores tribulacbes do meu viver,

havia apenas um par de pegadas na areia.

N&o compreendo por que nas horas
em que eu mais necessitava de ti,
tu me deixaste sozinho.

O Senhor me respondeu:

- Meu querido filho.
Jamais te deixaria nas horas
de prova e de sofrimento.
Quando viste na areia,
apenas um par de pegadas,
eram as minhas.

Foi exactamente ai,

gue te carreguei nos bracos.

Margaret Fishback, 1964







RESUMO

N

As decisOes relativas a escolha de alternativas de gestao de residuos séo tradicionalmente
suportadas em indicadores econdémicos, baseadas geralmente nos custos do servico. No
entanto, o desenvolvimento da consciéncia ambiental e os requisitos legais nessa matéria
pedem cada vez mais que essas decisdes se fundamentem em aspectos ambientais,

ponderadas por metodologias e conhecimentos ainda em construcao.

O contributo deste trabalho € demonstrar a utilidade de metodologias que avaliam o potencial
impacto ambiental de alternativas de gestdo de componentes de residuos solidos urbanos,

neste caso as pilhas alcalinas esgotadas geradas em Portugal continental.
Porém, para esse efeito, incluiram-se também os objectivos especificos seguintes:

caracterizar as pilhas alcalinas domésticas usadas, formato AA — identificar os seus
componentes estruturais, quantificar a massa, teores de humidade, cinzas, zinco e 6xido
de zinco no anodo, manganés no catodo, hidréxido de potassio nos componentes internos,
teor de metais pesados em diversos componentes e o poder calorifico dos papéis, do

catodo e do anodo;

guantificar as principais emissfes gasosas resultantes da incineracao, simulada através de
ensaios laboratoriais de queima — as pilhas foram mantidas a 1273 K num tubo de aco
refractario suportado num forno eléctrico horizontal. Determinou-se enxofre, cloretos e
metais, por gravimetria com sulfato de bario, método de Volhard e espectrometria de
absorgdo atomica, respectivamente, tanto nas solu¢des obtidas na lavagem do tubo, como
nos 2 borbulhadores colocados em série para onde foram conduzidas as emissfes

gasosas;

quantificar emiss@es resultantes da deposicao das pilhas em aterro simulando com duas
séries de ensaios laboratoriais de lixiviagdo em colunas, cheias com pilhas, quer inteiras
guer transversalmente cortadas. A primeira série decorreu em duas etapas e utilizou-se
agua desionizada ou solugdo de acido nitrico como agente de lixiviagdo. Na primeira etapa
o lixiviado circulou em circuito aberto, de baixo para cima, ao longo da coluna; e, na
segunda, o lixiviado circulou em circuito fechado. Na segunda série usou-se lixiviado de um
aterro de residuos soélidos urbanos como solucdo de extraccdo. Periodicamente foram
retiradas amostras para determinacdo de pH, condutividade, densidade, potencial redox,

sulfatos, cloretos e metais pesados.
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Os resultados obtidos serviram para modelar processos de incineracdo e de deposicdo em
aterro, incluidos nos sistemas de gestao que contemplam estes destinos finais, tendo também

em conta os pardmetros dos processos que decorrem em Portugal.

Como a alternativa de reciclagem das pilhas esgotadas € também reivindicada na legislacédo
em vigor, ela também foi considerada, embora fora do Pais, por ndo existirem instalacdes a
realiza-la em Portugal. Por isso, foram comparados os desempenhos ambientais de trés
sistemas, na Austria (A), em Franca (F) e em Espanha (S); e, destes, foi seleccionado o
primeiro para ser a alternativa de gestdo a comparar com a deposicdo em aterro e a
incineracdo. A metodologia de Avaliacdo do Ciclo de Vida (ACV) e o método de avaliacéo de
impacto Eco-Indicator 99, versédo Hierarchist, que considera trés categorias de danos — Saude
Humana, Qualidade do Ecossistema e Recursos, agrupando 11 categorias de impacto, foram
utilizados no estudo. O sistema em estudo, desde a recolha das pilhas em Portugal continental
até a reciclagem no exterior, inclui os processos complementares necessarios, desde a
producdo das caixas para a recolha e/ou transporte; e, para facilidade de analise e
interpretacao, foi dividido em: (i) producéo dos pilhdes; (ii) distribuicdo dos pilhdes vazios; (iii)
recolha e triagem das pilhas; (iv) transporte internacional para reciclagem e (v) reciclagem das

pilhas. Foram também quantificados os materiais recuperados.

Finalmente, as 3 alternativas de gestdo de pilhas alcalinas esgotadas recolhidas em Portugal
continental tendo como destino final a deposicdo em aterro, a incineracdo e a reciclagem na
Austria, foram comparadas usando a metodologia de ACV e o método de avaliacdo de
impactos Recipe 2014 ao nivel do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist. Este método
inclui 18 categorias de impacto das areas de proteccdo Ecossistema, Salde humana e
Recursos. Na ponderagdo do impacto ambiental dessas trés alternativas de gestdo de pilhas foi
também possivel identificar os processos que mais contribuem para o resultado em cada
categoria de impacto. Adicionalmente, determinou-se o perfil ambiental da gestdo das pilhas
usadas em Portugal continental, onde coexistem as trés alternativas, sob duas situacfes
denominadas Perfil ambiental 2012 e Perfil ambiental 2016, que diferem na proporcéo de pilhas
encaminhadas para cada destino. Em ambos os casos a frac¢éo de pilhas usadas destinada a
reciclagem corresponde ao limite estabelecido na lei para esses 2 anos de referéncia — 25% e

45%, respectivamente.

Tal como esperado, na caracterizagdo das pilhas verificou-se que o catodo, o anodo e a
estrutura exterior de agco sdo os principais contribuintes para a massa média de 23,5 g. O
catodo é também o principal responsavel pelo poder calorifico das pilhas, bem como pelo seu
teor em metais pesados. Foram detectados baixos niveis de mercuario para estas pilhas
consideradas mercury-free. Os teores de zinco e de Oxido de zinco no anodo sdo muito

variaveis.
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Nos ensaios de queima concluiu-se que as emissfes de zinco, o metal mais emitido,
representam cerca de 6,5% do existente nas pilhas. As emissdes de manganés (cujo 6xido € o
principal componente do catodo) e de ferro (do colector catddico) séo insignificantes quando
comparadas com a sua quantidade nas pilhas alcalinas AA. O mercurio é o metal das pilhas
com mais elevada volatilidade e foi captado mesmo no segundo borbulhador. A quantidade de
cloretos captada corresponde a cerca de 36% do cloro existente no invélucro de PVC das
pilhas. Uma parte consideravel do HCI| formado na incineracdo do involucro de PVC é
neutralizada com KOH, 6xidos de zinco e de manganés das pilhas e, por isso, ndo é totalmente

libertado no gas.

Os resultados da primeira série dos ensaios de lixiviagdo mostraram que a quantidade total de
substancias lixiviadas em testes com pilhas cortadas foi mais elevada do que com as pilhas
inteiras; zinco e sulfatos foram os componentes mais presentes nas solu¢des de lixiviagdo. De
um modo geral, a quantidade de substancias dissolvidas em circuito aberto é mais elevada do
que em circuito fechado devido ao efeito de saturacdo da solucao e da auséncia de adicdo de
solugdo fresca. Na segunda série de ensaios, os resultados mostraram que a influéncia das
pilhas alcalinas na composicao do lixiviado varia com a sua integridade fisica e com a relagao
L/S. Como principais alteracdes ao longo dos testes contam-se o pH e o potencial redox do
lixiviado que aumentaram como resultado do contacto com as pilhas, e em particular o pH nos
ensaios com as pilhas cortadas. A densidade e a condutividade do lixiviado ndo se alterou

significativamente com as pilhas inteiras, em contraste com o ensaio com as pilhas cortadas.

No estudo comparativo dos sistemas de reciclagem, em termos globais, o sistema F é o mais
negativo em termos de Qualidade do Ecossistema e S é o pior em termos de Saude Humana.
Nestas duas categorias de danos o sistema A € o melhor, mas o pior na categoria danos
Recursos, em que F é o melhor sistema. Se os materiais recuperados forem considerados

neste balanco, a vantagem ambiental do sistema A € clara.

Da comparacdo das trés alternativas de gestdo — deposicdo em aterro, incineracdo e
reciclagem — resultaram diferentes conclusbes conforme se considera, ou ndo, a vantagem
ambiental decorrente da recuperacdo de recursos nos trés sistemas. Neste Ultimo caso
verificou-se que em 13 das 18 categorias de impacto analisadas por este método, a
Reciclagem apresenta-se como a pior opcao, a Incineracao é a pior opcdo em quatro e o Aterro
€ o pior sistema unicamente em uma das 18 categorias de impacto. No entanto, os resultados

para o sistema Aterro sdo proximos dos da Incineracéo para 3 dessas categorias.

Para todas as categorias de impacto deste método, se adicionalmente contabilizarmos a
recuperacdo de materiais e energia, nas condi¢cdes apresentadas nos respectivos inventarios,

verifica-se uma notéria vantagem do sistema Reciclagem.
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Através da identificacdo dos processos que mais contribuem para o impacto negativo em cada
categoria encontraram-se pistas para melhorar o desempenho ambiental de cada alternativa de

gestao.

Assim, para o sistema Reciclagem, a melhoria do desempenho do sistema passa
principalmente pela intervencao sobre o tipo de transporte internacional e/ou no processo de
reciclagem propriamente dito, podendo haver um efeito significativo num maior nimero de
categorias de impacto através da actuacdo no transporte. Neste sistema € de grande
importancia o efeito ambiental do uso de combustivel — no transporte e no proprio processo de
reciclagem — e de electricidade e de FeCl; — no processo de reciclagem. Pode também
conseguir-se uma melhoria com o fabrico dos pilhdes, em particular na producéo dos papéis

constituintes.

Para o sistema Incineracéo, sdo diversos 0s processos, recursos e emissées que determinam o
resultado nas 18 categorias de impacto consideradas, algumas das quais independentes do
residuo em estudo, isto é, que ocorreriam da mesma forma para qualquer outro residuo.
Verifica-se uma contribuicdo importante das emissfes atmosféricas da prépria unidade de
incineragdo (zinco), mas também das emissfes long-term para agua subterranea dos aterros
de escorias e cinzas (cobre, manganés e zinco) e de recursos utilizados nesses aterros como o

proprio cimento, o diesel e o asfalto.

Para o sistema Aterro nota-se um efeito ambiental significativo associado a construgdo do
préprio aterro e a cargas ambientais resultantes da sua operacdo mas independentes do
residuo a tratar. S6 para quatro das categorias de impacto se verifica 0 predominio de cargas
especificas dos residuos — emissfes long-term para agua subterranea de cobre, manganés e
azoto organico — que resultam tanto do aterro de RSU, como também dos aterros das escorias

e cinzas resultantes da incineracéo das lamas do tratamento dos lixiviados.

O perfil ambiental da gestdo das pilhas usadas em Portugal continental mostra a
predominancia do sistema Reciclagem para todas as categorias de impacto em que este
sistema mostra o pior desempenho na analise comparativa das trés alternativas quando ndo se
considera a vantagem ambiental da recuperacdo de recursos. Para a Ecotoxicidade terrestre o
sistema Incineracdo mostra o pior desempenho nessa analise e mantém um contributo
predominante no perfil ambiental de 2012. Mas, para as restantes categorias, 0 mau
desempenho ambiental da Incineracdo € ultrapassado pelo do sistema Aterro, pois a
guantidade de pilhas com este destino final € maior e o impacto relativo dos dois sistemas
(Incineracéo e Aterro) é proximo, como ja referido. O sistema Aterro marca o resultado no perfil

ambiental de 2012 na categoria em que mostrou ser o pior sistema na analise comparativa.
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O aumento da taxa de reciclagem, traduzida no perfil ambiental 2016 ira conduzir a influéncia
dominante deste sistema de Reciclagem em mais uma categoria de impacto, anteriormente
dominada pelo sistema Incineracdo. Para todas as categorias 0 aumento da contribuicdo da
reciclagem é notavel, mas preponderante para trés categorias em que o efeito do processo de

transporte internacional das pilhas para reciclagem é dominante.

No entanto, no caso de se alocar a vantagem ambiental da recuperacao de materiais e energia
a cada um dos sistemas respectivos, a reciclagem tem um previsivel efeito preponderante e
benéfico. Devido a falta de dados primarios detalhados para esta analise, € apresentada como

recomendacéo para trabalho futuro.

Com base nos resultados obtidos neste estudo deve ser questionada a vantagem ambiental da
reciclagem das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal continental, nas condicées

analisadas.

A metodologia de Avaliacdo do Ciclo de Vida aplicada a gestdo de residuos traz uma nova
abordagem a esta area tornando a sua analise mais completa e sistematica e com foco nas
guestdes ambientais. No entanto, a componente econémica ndo deixara certamente de ter
grande influéncia na tomada de decisdo, tornando-se ainda mais importante em periodos de
recessdo econdmica como o actual. Também para trabalho futuro e no sentido de completar
esta analise com o 3° pilar da sustentabilidade, é recomendado ponderar as alternativas
propostas em termos de impacto social, mantendo a mesma abordagem — a gestao do ciclo de
vida. As metodologias de custo de ciclo de vida (Life Cycle Costing) e avaliacdo do impacto
social (Social Impact Assessment), que em conjunto com a avaliacdo do ciclo de vida (Life
Cycle Assessment) completam a triade da gestdo do ciclo de vida (Life Cycle Management),
derivam da avaliagdo do ciclo de vida, e estdo ja em fase de franco desenvolvimento. No
entanto, € ainda notoria a diferenca de nivel de desenvolvimento entre a abordagem das
facetas econdmicas e das sociais, sendo esta Ultima uma area em que é ainda necessario

realizar muito trabalho.
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ABSTRACT

Decisions regarding the choice of waste management alternatives are usually supported by
economic issues based on a traditional analysis of service costs. However, the development of
environmental awareness and the legal requirements in this area are increasingly requesting
that those decisions are based on environmental aspects weighted by methodologies and

knowledge still under construction.

The contribution of this work is to demonstrate the usefulness of methodologies that assess the
potential environmental impact of management alternatives for municipal solid waste

components, in this case the spent alkaline batteries from continental Portugal.
However, for this purpose it was also included the following specific objectives:

characterize the spent household alkaline batteries, size AA - identify their structural
components, quantify the mass, moisture, ash content, zinc and zinc oxide in the anode,
manganese in the cathode, potassium hydroxide in the internal components, heavy metal

content of several components and the heating values for papers, cathode and anode;

quantify the main gaseous emissions resulting from incineration, simulated by laboratory
tests of burning - the batteries were kept at 1273 K in a refractory steel tube supported on a
horizontal electric oven. It was determined sulphur, chlorides and metals by gravimetry with
barium sulfate, Volhard method and atomic absorption spectrometry, respectively, both in
the solutions obtained in the tube washing, as in the two bubblers arranged in series to

where the gaseous emissions were conducted;

quantify emissions resulting from the disposal of batteries in landfills simulated with two
series of laboratory leaching tests on columns, filled with batteries, either entire or cross-cut.
The first series was conducted in two steps and it was used deionized water or nitric acid as
leaching agent. In the first step the leachate circulated in an open circuit, upwards along the
column; and in the second, the leachate circulated in a closed circuit. In the second series it
was used leachate from a municipal solid waste landfill as extraction solution. Periodically
samples were taken for determination of pH, conductivity, density, redox potential, sulfates,

chlorides and heavy metals.

The results obtained were used to model incineration and landfilling processes, included in
management systems that address these final destinations, also taking into account the

parameters of the processes that take place in Portugal.
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As the alternative of recycling the spent batteries is also claimed in the legislation in force, it
was also considered, although outside the country, because there are no facilities to do it in
Portugal. Therefore, the environmental performances of three systems in Austria (A), in France
(F) and in Spain (S) were compared; and of these, the first was selected to be the management
alternative to be compared with landfilling and incineration. The methodology of Life Cycle
Assessment (LCA) and the impact assessment method Eco-Indicator 99, Hierarchist version,
which considers three damage categories - Human Health, Ecosystem Quality and Resources,
gathering 11 impact categories were used in the study. The system being studied, from the
batteries collection in continental Portugal to recycling abroad, includes the necessary
complementary processes, from the boxes production for the collection and/or transport; and for
ease of analysis and interpretation has been divided into: (i) boxes production; (ii) distribution of
empty boxes; (iii) batteries collection and sorting; (iv) international transport to recycling and (v)

batteries recycling. The recovered materials were also quantified.

Finally, the 3 management alternatives for spent alkaline batteries collected in continental
Portugal ultimately for landfilling, incineration and recycling in Austria were compared using the
LCA methodology and the impact assessment method Recipe 2014 at the midpoint level and for
the Hierarchist perspective. This method includes 18 impact categories from the protection
areas of Ecosystem, Human health and Resources. When evaluating the environmental impact
of these three management alternatives it was also possible to identify the processes that most
contribute to the results in each impact category. In addition, it was determined the
environmental profile of the spent batteries management in continental Portugal, where the
three alternatives coexist, under two situations denominated Environmental profile 2012 and
Environmental profile 2016, which differ in the proportion of batteries sent to each destination. In
both cases the fraction of batteries intended for recycling corresponds to the limit established by

law for these two years of reference - 25% and 45%, respectively.

As expected, in the batteries characterization it was found that the cathode, the anode and the
steel can container are the main contributors to the 23.5 g average weight of the batteries. The
cathode is also the major contributor to the positive heating value of the batteries as well as to
the heavy metals content. Mercury was detected in very low levels in these mercury-free

batteries. Zinc and zinc oxide amounts in the anodes are highly variable.

In the burning tests it was concluded that the emissions of zinc, the most emitted metal,
represent about 6.5% of the zinc content in the batteries. Emissions of manganese (whose
oxide is the main component of the cathode) and iron (from the cathode collector) are negligible
when compared with their amount in AA alkaline batteries. Mercury is the metal with higher
volatility in the composition of the batteries and was collected even in the second bubbler flask.

The amount of chlorides collected corresponds to about 36% of the chlorine in the battery
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sleeve that is made from PVC. A considerable part of the HCI formed from the PVC plastic
sleeve incineration is neutralized with KOH, zinc and manganese oxides and, thus, it is not

totally released in the gas.

The results of the first series of the leaching tests showed that the total amount of substances
leached in tests with cross-cut batteries was higher than with entire ones; zinc and sulphates
were the substances most found in the leachate solutions. In general, the amount of substances
dissolved in open circuit is higher than in closed loop due to the effect of solution saturation and
the absence of fresh solution addition. In the second series results showed that the influence of
the alkaline batteries in the landfill leachate composition varies with their physical integrity and
with the L/S ratio. Among the main variations observed throughout the tests are the leachate pH
and the redox potential that increased as result of the contact with batteries, particularly pH in
the test with the cross-cut batteries. The leachate density and conductivity did not change
significantly with the whole batteries, in contrast with the test with cross-cut batteries.

In the comparative study of the recycling systems system F is the most negative in terms of
Ecosystem quality and S is the worst in terms of Human health. In these two damage categories
system A is the best but the worst in the damage category of Resources, where F is the best
system. If the recovered materials are considered in this balance, the environmental advantage

of system A is clear.

The comparison of the three management alternatives - landfilling, incineration and recycling -
resulted in different conclusions whether it is considered or not the environmental benefits
arising from the resource recovery in the three systems. In the latter case it was found that in 13
of the 18 impact categories analyzed by this method, the Recycling is presented as the worst
option, the Incineration is the worst option in four and the Landfilling is the worst system in only
one of the 18 impact categories. However, the results for the Landfilling system are close to the

ones for Incineration for 3 of these impact categories.

For all impact categories of this method, if we further consider the recovery of materials and
energy in the conditions set out in their inventories, a noticeable advantage of the recycling

system appears.

By identifying the processes that most contribute to the negative impact in each category were

identified clues to improve the environmental performance of each management alternative.

Thus, for the Recycling system, the improvement of the system performance should be
achieved primarily by changes in the type of the international transport and/or in the recycling
process itself, and there may be a significant effect in more impact categories through action on
transport. In this system it is of great importance the environmental effect of the use of fuel - in

the transport and in the recycling process itself - and electricity and FeCl; - in the recycling
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process. It can also be achieved an improvement in the boxes manufacture, particularly in the

production of the constituent papers.

For the Incineration system, there are several processes, resources and emissions that
determine the outcome in the 18 impact categories considered, some of which are independent
of the waste under study i.e., that would occur similarly to any other waste. There is an
important contribution of the air emissions from the incineration plant itself (zinc), but also from
the long-term emissions for ground water from slag and ash landfills (copper, manganese and

zinc) and from resources used in such landfills as the cement, the diesel and the bitumen.

For the Landfill system one notices a significant environmental effect associated with the landfill
construction and with the process-specific burdens, resulting from the landfill operation, and so
independent of the waste to be treated. Only for four of the impact categories can be seen the
prevalence of specific burdens from the waste - copper, manganese and organic nitrogen long-
term emissions to groundwater - resulting from the landfills of MSW and of slag and ash from

the incineration of sludge from the leachate treatment.

The environmental profile of the management of spent batteries in continental Portugal shows
the dominance of the Recycling system for all impact categories in which this system showed
the worst performance in the comparative analysis of the three alternatives when it is not
considered the environmental benefits from resources recovery. For Terrestrial ecotoxicity the
Incineration system showed the worst performance in this analysis and maintains a
predominant contribution to the environmental profile of 2012. But for the other categories the
low environmental performance of Incineration is exceeded by the one of the landfill system,
because the number of batteries with this final destination is higher and the relative impact of
the two systems (Incineration and Landfill) is close, as mentioned above. The Landfill system
determines the result in the environmental profile 2012 in the category where it was the worst

system in the comparative analysis.

The increase in the recycling rate, reflected in the profile designated as 2016 will result in the
predominance of this system in one more impact category, previously dominated by the
Incineration system. For all categories the increase of the recycling contribution is remarkable,
but meaningful for three impact categories in which the effect of the international transport of

batteries for recycling is predominant.

However, in the case of allocating the environmental advantage of materials and energy
recovery to each of the respective systems, recycling has a predictable beneficial and
predominant effect. Due to lack of detailed primary data for this analysis it is presented as a

recommendation for future work.
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Based on the results obtained in this study it is questioned the environmental benefits of
recycling the household alkaline batteries collected in continental Portugal, under the conditions

studied.

The use of Life Cycle Assessment methodology in waste management brought a new approach
to this field making its analysis more comprehensive and systematic and focused on
environmental issues. However, the economic component still has a major influence in decision-
making, becoming even more important in periods of economic crisis like the present one. Thus,
it is also recommended for future work, and in order to complete this study with the 3rd pillar of
sustainability, to analyse the proposed alternatives in terms of social impact, keeping the same
approach — the life cycle management. The methodologies of Life Cycle Costing and Social
Impact Assessment, which together with the evaluation of the Life Cycle Assessment complete
the triad Lifecycle Management, derived from the Life Cycle Assessment but are already
developing rapidly. It is noticed however, a very different level of development in economic and

social issues, the latter being an area in which a lot of work is still necessary.
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1. ENQUADRAMENTO LEGAL E POLITICO DO CONCEITO E DA AVALIAGCAO DO CICLO DE
VIDA

A sensibilizacéo para as questfes ambientais e a preocupagéo em preservar o ambiente é uma
realidade do nosso tempo. A componente ambiental mudou a nossa visdo sobre 0 que nos
rodeia e até a forma como as profissfes se exercem. No passado 0s projectos assentavam
meramente em componentes técnicas e funcionais, mas gradativamente a componente
ambiental foi tendo que ser considerada. Durante anos reduzir o impacto ambiental de um
sistema significou fundamentalmente dar destino correto aos residuos e efluentes e diminuir a
sua producdo. Este aspecto é ainda importante, mas ndo garante por si s6 uma efectiva
proteccdo do ambiente, pois poderemos estar a incorrer na transferéncia de cargas ambientais
entre fases ou processos associados a esse sistema. Contudo, com o despertar da
sensibilizagdo ambiental para estes problemas surgiu também a consciencializagao das cargas
ambientais que estdo associadas aos produtos fabricados e consumidos e a necessidade de
técnicas e metodologias para a sua avaliacdo, com vista a identificacdo de oportunidades de

melhoria do seu desempenho ambiental (ISO 2006a).

Foi neste contexto que surgiu a Avaliacao do Ciclo de Vida (ACV), uma ferramenta de gestao
ambiental que avalia o potencial impacto ambiental de um produto (bem ou servi¢co) ao longo
de todo o seu ciclo de vida. Este é entendido como o conjunto de processos associados a esse
produto desde a extracgdo das matérias-primas, produgdo e uso, até ao seu destino final (ISO
2006a).

A legislacdo europeia em vigor na area dos residuos assenta na Directiva-Quadro (Directiva
2008/98/CE do Parlamento Europeu e do Conselho de 19 de Novembro), que estabelece
medidas de proteccdo do ambiente e da salde humana, prevenindo ou reduzindo os impactos
adversos decorrentes da geracdo e gestdo de residuos, diminuindo os impactos gerais da
utilizacdo dos recursos e melhorando a eficiéncia dessa utilizacdo (Jornal Oficial da Unido
Europeia 2008). No seu artigo 4° esta Directiva apresenta a “Hierarquia dos residuos”,
aplicavel enquanto principio geral da legislagdo e da politica de prevencdo e gestao de
residuos: Prevencao e reducao; Preparacdo para a reutilizagdo; Reciclagem; Outros tipos de
valorizacdo (por exemplo a valorizacdo energética); e Eliminacao. Nesse artigo é estabelecido
que na aplicacdo da tradicional hierarquia das opcdes de gestdo dos residuos os Estados-
Membros (EM) tomem medidas para incentivar as opc¢des conducentes aos melhores
resultados ambientais globais. Para tal pode ser necessario estabelecer fluxos de residuos
especificos que se afastem dessa hierarquia, caso isso se justifique pela aplicagdo do conceito
de ciclo de vida aos impactos globais da geracédo e gestdo desses residuos (Jornal Oficial da
Unido Europeia 2008).
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Fica assim claro que a ordenacdo das opgdes/alternativas de gestdo de residuos especificos
pode afastar-se da tradicional hierarquia, desde que fundamentada/justificada por estudos de
avaliacdo do ciclo de vida (ACV), tendo em conta a vantagem ambiental dessas alternativas,
nomeadamente em termos de proteccdo do ambiente e da salde humana, que é, de facto, o

objectivo da referida Directiva.

Apesar da transposicdo desta directiva para o Direito nacional ser relativamente recente, no
Decreto-Lei n°® 73/2011 de 17 de Junho (Diario da Republica 2011), o conceito do ciclo de vida
esta presente em diversos documentos legais em vigor ha ja alguns anos: tanto de caracter
geral, tal como a regulamentacédo geral da gestao de residuos (Diario da Republica 2006a);
como relativos a tipologias especificas de residuos, tais como os residuos sélidos urbanos
(Diario da Republica 2007) e os residuos industriais (Diario da Republica 1999, 2000, 2002a,
2002b); ou de fluxos especificos de residuos, como os 6leos alimentares usados (Diario da
Republica 2009a), residuos de construcédo e demolicdo (Diario da Republica 2008a), residuos
de embalagens e de excedentes de produtos fitofarmacéuticos (Diario da Republica, 2006b),
residuos de embalagens (Diario da Republica 2006c), veiculos em fim de vida (Diario da
Republica 2008b), residuos de equipamentos eléctricos e electronicos (Diario da Republica
2004), pneus usados (Diario da Republica 2001) e pilhas e acumuladores (Diario da Republica
2009b). Na legislacéo dos fluxos especificos de residuos, a referéncia ao conceito de ciclo de
vida nem sempre estd associada a aspectos ambientais, mas sim a responsabilizacdo e
envolvimento de todos os intervenientes no ciclo de vida em matéria de gestdo (Diario da
Republica 2009a, 2008a, 2006b, 2006c); mas para os veiculos em fim de vida, residuos de
equipamentos eléctricos e electronicos, pneus usados e pilhas e acumuladores o aspecto

ambiental do ciclo de vida esta ja presente nessa legislagédo.

A metodologia de avaliagdo do ciclo de vida (ou Life Cycle Assessment — LCA) é também
referida com alguma relevancia na legislacdo nacional, em particular no planeamento dos
residuos industriais (Diario da Republica 1999, 2000, 2002a, 2002b).

No caso particular das pilhas e acumuladores, o Decreto-Lei n° 6/2009 de 6 de Janeiro, que
estabelece o regime de colocacdo no mercado de pilhas e acumuladores e o regime de
recolha, tratamento, reciclagem e eliminacdo dos seus residuos, responsabiliza todos os
intervenientes no ciclo de vida das pilhas e acumuladores pela sua gestdo — desde a sua
concepcao, fabrico, comercializacdo e utilizagdo até ao manuseamento dos respectivos
residuos, devendo contribuir, na medida da respectiva intervencao e responsabilidade, para o
funcionamento dos sistemas de gestdo criados nos termos do Decreto-Lei (Diario da Republica
2009b). Adicionalmente aborda a componente ambiental ao determinar que os produtores de
pilhas e acumuladores devem promover a investigacdo e 0 desenvolvimento de novas

tecnologias de fabrico, bem como de tratamento e de reciclagem dos respectivos residuos,
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tendo em vista a melhoria do desempenho ambiental das pilhas e acumuladores ao longo do
ciclo de vida (Diario da Republica 2009b).

Face ao anteriormente exposto, podemos concluir que a perspectiva do ciclo de vida e a
prépria metodologia de Avaliacdo do Ciclo de Vida esta ha ja alguns anos referenciada nos
documentos legais em vigor no sector dos residuos. H4 um reconhecimento generalizado da
importancia de serem considerados os aspectos ambientais em todo o ciclo de vida dos
produtos, incluindo a fase em que estes se tornam residuos. A metodologia de ACV é vista
como uma ferramenta de ajuda a decisdo ao nivel de avaliagdo comparativa de alternativas de

gestao.
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2. A GESTAO DAS PILHAS USADAS EM PORTUGAL CONTINENTAL

A mais recente legislacdo comunitéria relativa a pilhas e acumuladores e respectivos residuos,
Directiva 2006/66/CE do Parlamento Europeu e do Conselho de 6 de Setembro de 2006 (Jornal
Oficial da Unido Europeia 2006), transposta para o Direito nacional pelo Decreto-Lei n® 6/2009
de 6 de Janeiro (Diario da Republica 2009b), estabelece como objectivo global que os Estados-
Membros devem, tendo em conta o impacto ambiental do transporte, tomar as medidas
necessarias para maximizar a recolha selectiva de residuos de pilhas e acumuladores e para
minimizar a eliminacdo de pilhas e acumuladores como residuos urbanos indiferenciados, com
0 objectivo de alcancar um alto nivel de reciclagem para todos os residuos de pilhas e

acumuladores.

Para a prossecucdo deste objectivo, estabelece que os EM devem garantir a existéncia de
sistemas de recolha adequados dos residuos de pilhas e acumuladores portateis e séo
definidas taxas minimas de recolha: 25% até 26 de Setembro de 2012 (na legislagdo
portuguesa até 31 de dezembro de 2011) e 45% até 26 de Setembro de 2016 (em Portugal até
31 de dezembro de 2015).

Além disso, estabelece que todas as pilhas e acumuladores identificaveis recolhidos sejam
sujeitos a tratamento e reciclagem. O tratamento e a reciclagem podem ser efectuados fora do
EM em causa ou da Comunidade, desde que a sua transferéncia cumpra a legislagéo em vigor.
Para os processos de reciclagem sao definidos rendimentos a atingir até 26 de Setembro de
2011 (para as pilhas e acumuladores que ndo sejam de chumbo-acido e niquel-cadmio, o

rendimento minimo de reciclagem é de 50% em massa).

O principal objectivo desta Directiva consiste em reduzir ao minimo o impacto negativo no
ambiente das pilhas e acumuladores e respectivos residuos, contribuindo assim para a
proteccdo, a preservacdo e a melhoria da sua qualidade (Jornal Oficial da Unido Europeia
2006).

Em Portugal, a recolha de pilhas portateis decorre desde o ultimo trimestre de 2003 (Ecopilhas
2009a); e, até ao inicio de 2010, a Ecopilhas - Sociedade Gestora de Residuos de Pilhas e
Acumuladores, S.A., era a Unica entidade gestora de um sistema integrado de pilhas portateis
(APA 2013). Trata-se de uma empresa sem fins lucrativos constituida pelos principais
produtores e importadores de pilhas e acumuladores que operam no mercado portugués e tem
como funcdo assegurar o funcionamento do sistema integrado gerindo um conjunto de
operacdes que asseguram a recolha selectiva, armazenagem tempordaria, triagem e reciclagem
das pilhas e acumuladores usados (Ecopilhas 2009a). Em 2007 teve inicio a triagem das pilhas
em Portugal. Até 2008 a Ecopilhas recorreu & Fernwarme Wien, em Austria, para a reciclagem

das pilhas alcalinas (Ecopilhas 2009b). Desde o inicio de 2009 as pilhas foram enviadas para a
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unidade de reciclagem Valdi, em Feurs, Fran¢a, onde decorreu em 2011 um grave acidente
gue levou a sua paragem temporaria. Posteriormente comegou a ser ponderado o envio das
pilhas para Espanha (Ecopilhas 2009b). Até ao momento nao existem processos de reciclagem

de pilhas implementados em Portugal.

Desta andlise da legislacdo em vigor, tanto em matéria de residuos, como a relativa a pilhas e
acumuladores e respectivos residuos, resultam aspectos que importa realcar. Por um lado, ha
requisitos em termos de metas de recolha, de reciclagem e de proteccdo do ambiente para
esses residuos, mas néo ha processos de reciclagem de pilhas no Pais e pode fazer sentido vir
a té-los. Porém, quer nessa hipotese, quer porque se aplicam diferentes processos na Europa,
faz sentido comparar o desempenho ambiental das alternativas de reciclagem, com vista a
melhorar o actual desempenho ambiental da gestdo desses residuos em Portugal. Por outro
lado, havendo a possibilidade de nos desviarmos da hierarquia de op¢cbes de gestao para
certos fluxos de residuos, convém colmatar lacunas de conhecimento cientifico que pode
apoiar o desenvolvimento de legislacdo na area de gestdo das pilhas usadas. Nessa
perspectiva tem sentido comparar o desempenho ambiental das op¢fes que constam nessa
hierarquia (reciclagem, incineracdo e deposicdo em aterro), pelo menos para alguns tipos de
pilhas, como as alcalinas, que pela sua composicdo parecem gerar consequéncias pouco

relevantes quando tratadas com os residuos indiferenciados.
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3. ESTADO DA ARTE
3.1. AIMPORTANCIA DA APLICACAO DA ACV NA GESTAO DE RESIDUOS

A ACV é uma ferramenta de gestdo ambiental que permite estudar os aspectos ambientais e
avaliar os potenciais impactos ambientais ao longo do ciclo de vida de um produto, desde a
extraccdo das matérias-primas, passando pela producéo, utilizacdo e até ao seu destino final,

isto &, do berco ao timulo (cradle-to-grave) (ISO 2006a).

Desde muito cedo foi estudada a possibilidade de utilizar/adaptar a metodologia de ACV, até
entdo utilizada essencialmente na comparacgéo de produtos, a avaliagdo de sistemas de gestédo
de residuos, o que constitui a aplicagdo desta técnica a uma parte especifica do ciclo de vida
dos produtos. Nestes casos, o ciclo de vida tem inicio na etapa em que estes passam a ser
residuos, e na generalidade dos casos, tera inicio com a sua deposicao/entrega pelo

consumidor numa infra-estrutura do sistema de gestao de residuos.

A utilizacdo da ACV na area da gestéo dos residuos tem duas finalidades distintas: por um lado
para modelar/avaliar o impacto de um sé produto, apds o0 seu uso, quando passa a ser um
residuo, podendo, inclusive, estudar-se diferentes formas de tratamento (i.e., modelar o
tratamento dum residuo apés o uso desse produto, no ambito do estudo do ciclo de vida
completo desse produto); e, outra finalidade é a de modelar sistemas de gestdo de residuos,
como, por exemplo, os dos RSU produzidos numa determinada cidade ou regido ou mesmo de

fluxos destes residuos, tais como as embalagens ou as pilhas.

Esta metodologia baseia-se na quantificacdo das emissdes e dos recursos consumidos, e dos
respectivos impactos ambientais associados a um sistema (produto ou servi¢co), tendo em
conta todo o seu ciclo de vida, i.e., quantifica 0s recursos consumidos e as emissdes
resultantes, e calcula a pressao no ambiente e na saude humana. Esta abordagem/perspectiva
tem como principal vantagem o facto de assim se evitar que a tentativa de resolver uma
questdo ambiental associada a um sistema crie ou aumente outra, ocorrendo assim
transferéncia de cargas ambientais: por exemplo, reduzir as emissfes de gases com efeito de
estufa, mas aumentar a ocupacao do solo ou as chuvas &cidas; ou diminuir a quantidade de
residuos produzidos num processo, mas aumentar o consumo de energia. Este aspecto é
particularmente importante na gestédo de residuos, uma vez que nos sistemas que a realizam
as consequéncias ambientais por vezes dependem mais dos impactos de processos
auxiliares/secundarios (como, por exemplo, a produgdo de energia ou de combustivel) do que
dos processos de tratamento por si mesmo. Além disso, esta perspectiva permite que sejam
conhecidos eventuais beneficios ambientais que sdo conseguidos em alguns processos do

sistema de gestdo de residuos, tais como a produgdo de energia na incineragdo ou a
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valorizagdo energética do biogas de um aterro (que substitui a energia obtida por outras

fontes/recursos), ou o material recuperado em processos de reciclagem.

3.2. As PRIMEIRAS PUBLICACOES DE REFERENCIA DE ACV

No inicio da década de 90 do século XX comecaram a surgir as primeiras publicacdes
dedicadas a ACV. Essa década veio a revelar-se frutifera no desenvolvimento, disseminacgéo e
harmonizacdo da metodologia, bem como na producgéo cientifica de aplicagGes desta técnica
aos mais diversos sectores, essencialmente por parte de comunidades cientificas, mas também

entidades governamentais tanto da Europa, como dos Estados Unidos.

A SETAC (Society of Environmental Toxicology and Chemistry) foi pioneira na publicacdo de
uma estrutura técnica para a ACV (Fava et al 1990) numa altura em que a metodologia ainda
consistia em apenas 3 fases. A publicacdo de guias, com destaque para a ACV de produtos, foi
gquase imediata tanto por parte de investigadores da Europa (Heijungs et al 1992, van den Berg
et al 1995) e dos Estados Unidos (Keoleian 1994), como por entidades governamentais da
Europa (Nordic Council of Ministers 1992, Lindfors et al 1995), dos Estados Unidos (Keoleian
and Menerey 1993) mas também pela SETAC (Consoli et al 1993), pela UNEP - United Nations
Environment Programme (Heijungs et al 1996) e pela Agéncia Europeia do Ambiente (Jensen
et al 1997).

Foi também nessa década que surgiu a primeira norma ISO dedicada a esta tematica — 1ISO
14040:1997, Environmental management — Life cycle assessment — Principles and Framework
(ISO 1997). Na década seguinte, a publicacdo de guias sobre a metodologia ja foi menos
frequente, com destaque de — Guinée 2002, um guia operacional — e sdo publicadas novas
normas 1SO: ISO 14040:2006, Environmental Management — Life Cycle Assessment —
Principles and Framework (ISO 2006a) e ISO 14044:2006, Environmental Management — Life
Cycle Assessment — Requirements and guidelines (ISO 2006b). Paralelamente, foi decorrendo
a publicacdo de guias mas sobre questdes especificas da metodologia tal como o inventario
(Vigon et al 1993), a qualidade dos dados (Fava et al 1992a, Bakst et al 1995) e a avaliacdo de
impactos (Fava et al 1992b).

3.3. As PRIMEIRAS PUBLICACOES DE ACV NA AREA DOS RESIDUOS

Segundo Morrisey and Brown 2004, a modelacéo de sistemas de gestdo de residuos, que tera
comecado no inicio dos anos 70 do século XX, ja na década de 90 passou a ter em conta o
principio da gestdo integrada de residuos sélidos e as questfes ambientais. Desde cedo se
levantou a questdo da abordagem aos residuos, utilizada em estudos de ACV, ndo ser a
adequada (Finnveden 1992, Sundqvist 1998). A primeira publicacdo inteiramente relacionada

com a utilizacdo da ACV na éarea dos residuos € um relatério do IFEU, de 1993, que explica
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como os chamados balancos ecolégicos podem servir de instrumento a avaliagdo de
alternativas de gestdo de residuos (Franke et al 1993). Desde entédo reconheceu-se a utilidade
da ACV na avaliacdo do desempenho ambiental de sistemas e processos de gestdo de
residuos; assim, diversas instituicdes, tais como agéncias do ambiente, universidades e
empresas, desenvolveram varios modelos e programas informaticos com esse objectivo, e
surgiram diversos grupos de trabalho que se dedicaram a esta tematica, tal como projectos de
investigacdo de dimensdes consideraveis e inOmeros estudos, o que, aumentou
significativamente a quantidade de publicacdes nesta area. A intensificagdo dos estudos ao
longo dos anos parece também correlacionar-se bem com a intensificacdo da politica de
gestao de residuos na Europa e com a implementacao das normas ISO para essa metodologia.
Tudo leva a crer que as politicas europeias influenciaram o aumento da utilizacdo de ACV na

area de gestédo de residuos sélidos apés 2008 (Laurent et al 2014).

Mas ja em 1996, a Comissdo Europeia, atenta a problematica ambiental da gestdo dos
residuos, e, conjugando esta com a componente econdémica, langcou um documento

prospectivo sobre instrumentos e objectivos até ao ano 2000 (European Commission 1996).

Os paises nérdicos desde cedo sobressairam no interesse por esta area de investigagdo. Em
1999, Sundgqyvist publicou um relatério sob a forma de guidelines, que € o resultado da terceira
e ultima fase de um projecto financiado pelo Swedish Waste Research Council (AFR) da
Agéncia de Proteccdo do Ambiente da Suécia (Sundqvist 1999). Nas fases anteriores
estudaram-se hipéteses e aspectos metodolégicos (Sundqvist et al 1994, Sundqvist et al 1997,
Finnveden and Huppes 1995, Finnveden et al 1995, Finnveden 1996). Também da Finlandia
surge uma publicacdo com orientacdes sobre a utilizagdo da ACV no sector da gestdo de
residuos (Bjarnadottir et al 2002).

3.4. ALGUNS PROJECTOS GOVERNAMENTAIS E ESTUDOS DE CASO REGIONAIS E MUNICIPAIS DE
UTILIZACAO DA ACV NA GESTAO DE RESIDUOS

Esta técnica comecou desde cedo a ser usada em varios paises para avaliar diferentes
estratégias de gestéo integrada de residuos sélidos e para avaliar alternativas de tratamento

para fraccBes especificas de residuos, bem como a ser tema de conferéncias internacionais.

Ainda na década de 90 comecaram os primeiros projectos governamentais de onde resultaram
diversas publicacdes relativas a diversos aspectos desses estudos e a diferentes processos de
gestdo de residuos. A Agéncia do Ambiente dos Estados Unidos (USEPA) promoveu o
desenvolvimento de uma ferramenta de ajuda a decisé@o para avaliar o custo e o desempenho
ambiental de estratégias de gestéo integrada de RSU (RTI and NCSU 2000a). Desse projecto
resultaram diversos relatérios (Barlaz and Weitz 1995, Weitz et al 1999, RTI and NCSU 2000b,
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RTI and NCSU 2000c, RTI and NCSU 2000d, RTI and NCSU 2000e, RTI and NCSU 2000f, RTI
and NCSU 2000g, RTI and NCSU 2000h, RTI and NCSU 2000i, RTI and NCSU 2000j).

Também a Agéncia do Ambiente do Reino Unido desenvolveu um projecto de aplicagédo da
ACV a gestéo dos residuos e publicou varios relatérios sobre diversas etapas e processos do
estudo (Nichols and Aumédnier 1997, Dobson 2000, Aspinwall & Company and Shanks &
McEwan [Waste Services] Ltd. 2000, ADAS Environmental and AEA Technology Environment
2000, Tebodin et al 2000, WS Atkins Consultants Ltd. et al 2000, Transport Research
Laboratory and AEA Technology Environment 2000, Chem Systems and AEA Technology
Environment 2000, AEA Technology Environment 2000, Pira International 2000).

Em 2000 é publicado o plano de gestéo de residuos de Bristol, no qual se refere a utilizagédo da
ACV (Bristol City Council 2000); e o plano de gestdo de residuos perigosos da Holanda
também teve como base esta metodologia (Tukker 1999a, Tukker 1999b, Tukker 2000).

Desde o final da década de 90, as publicacdes relativas a analise de cenarios, estratégias ou
optimizacdo da gestdo de RSU sdo numerosas e aplicadas a diversos paises, regibes e
municipios: Reino Unido (Powell et al 1996), Malasia (Hassan et al 1999), Espanha (Rodriguez-
Iglesias 2003, Mufioz et al 2004, Glereca et al 2006, Bovea et al 2010), Suécia (Holmgren and
Henning 2004, Eriksson et al 2005), ltalia (Di Maria and Saetta 2004, Del Borghi et al 2007,
Buttol et al 2007), Brasil (Mendes et al 2004), Dinamarca (Kirkeby et al 2006a), Alemanha
(Wittmaier et al, 2009), Turquia (Ozeler et al 2006, Banar et al 2009), Singapura (Tan and Khoo
2006), Tailandia (Chaya and Gheewala 2007), Kuwait (Al-Salem and Lettieri 2009), China
(Hong et al 2006, Wei et al 2009, Zhao et al 2009a, Hong et al 2010) € Lituania (Luoranen et al

2009, Miliute et al 2010).

Os paises da Europa sdo os que mais produziram estudos de ACV de sistemas de gestao de
residuos solidos, reflectindo a existéncia de comunidades activas, um interesse publico nos
resultados para apoio a decisdo e um permanente foco politico na optimizacdo ambiental da
gestao de residuos solidos (Laurent et al 2014). No entanto ha aspectos a ter em conta quando
se analisam os seus resultados. Clift et al (2000) resumem a metodologia desenvolvida e
usada pela Agéncia do Ambiente do Reino Unido e salientam a necessidade de se ter em
conta as condic8es locais neste tipo de estudos devido a grande influéncia que poderao ter nos
resultados. Esta ideia é ainda hoje muito defendida. Da analise de varios estudos de ACV
publicados, Laurent et al (2014) conclui que os resultados sédo fortemente dependentes do
contexto ou especificidades locais dos sistemas de gestdo de residuos, o que desafia a
utilidade e relevancia de generalizacdes a partir de estudos ja realizados e acrescenta que a
forca da ACV reside na sua capacidade em reproduzir as condi¢fes locais e té-las em conta na

guantificacdo do desempenho ambiental dos sistemas de gestao de residuos.
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3.5. VARIANTES DA UTILIZACAO TRADICIONAL DA ACV NA GESTAO DE RESIDUOS

Também ja desde o final da década de 90, alguns estudos, além da componente ambiental
incluem a componente econémica e sdo oriundos da Finlandia (Tanskanen et al 1998), da
Suécia (Eriksson 2003), de Austria (Beigl e Salhofer 2004), da Indonésia (Aye and Widjaya
2006), do Reino Unido (Emery et al 2007) e da Coreia do Sul (Kim et al 2009, Carlsson 2005).
Nesta vertente economica é de destacar a utilizagdo da ACV para avaliar uma proposta de taxa
de incineracdo de residuos, e, eventualmente, optimizar essa taxa, no ambito de aplicacédo

duma politica nacional de gestao de residuos (Bjérklund e Finnveden 2007).

Alguns estudos focam apenas a emissdo de gases com efeito de estufa, de Tailandia
(Liamsanguan e Gheewala 2008), de China (Zhao et al 2009b) e Paquistao (Batool e Chuadhry
2009).

A diversidade de aplicagfes desta técnica, reflectida nos estudos publicados, € significativa. Ja
ha também estudos de caso dedicados as politicas de reducéo de residuos, em Taiwan (Su et
al 2010), a gestdo de residuos em mercados tradicionais na Indonésia (Aye e Widjaya 2006), a
gestdo de residuos em zonas industriais, 1st Macrolotto of Prato (Tarantini et al 2009) e
também a gestdo de residuos hospitalares (Zhao et al 2009¢, Qing et al 2006). Ha também
varios estudos de caso dedicados ao processo de recolha e/ou transporte de residuos
(Edwards e Schelling 1999, Brambilla Pisoni et al 2009, Larsen et al 2009, Ulukan e Kop 2009,
Wada et al 2009, Larsen et al 2010). Mesmo assim, é ainda actualmente considerada
insuficiente a utilizacdo da ACV na avaliagédo de actividades relacionadas com a prevencéo dos
residuos mas hoje a ACV é considerada uma boa resposta a integracdo de questdes

ambientais na analise de sistemas e estratégias de gestédo de residuos (Laurent et al 2014).

3.6. ALGUNS MODELOS E PROGRAMAS INFORMATICOS DE ACV PARA A AREA DOS RESIDUOS

Como anteriormente referido, o interesse pela utilizagdo da ACV na avaliacdo do desempenho
ambiental de sistemas e processos de gestdo de residuos levou algumas entidades a
desenvolver modelos e programas informaticos com esse objectivo. Estdo entre os mais
conhecidos: ORWARE (Dalermo et al 1997, Eriksson et al 2002), EPIC/CSR (Haight 1999,
2004, EPIC & CSR, 2000), MSW-DTS (Weitz et al 1999, Thorneloe et al 2007), WIZARD
(Ecobilan 1997), IWM-2 (McDougall et al 2001), LCA IWM (Den Boer et al 2005, 2007), WRATE
(Gentil et al 2005) e EASEWASTE (Kirkeby et al 2006b). Programas informaticos de ACV mais

generalistas, como o Simapro (www.pre-sustainability.com/simparo) e o Gabi (www.gabi-

software.com), também permitem a modelagdo deste tipo de sistemas e sao utilizados com

alguma frequéncia.

O aparecimento de varios modelos e programas informaticos de aplicacdo da ACV a gestéo de

residuos comecou a levantar questfes da equivaléncia entre eles e as abordagens comecaram
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a ser questionadas, pois observaram-se algumas discrepancias entre os resultados obtidos
com os diferentes modelos. Surgiram entdo estudos de comparacdo desses modelos
particularmente ao nivel de questfes metodolédgicas, parametros e hipéteses (Bjorklund et al
2010, Gentil et al 2010) mas também em termos da sua aplicacdo a um determinado sistema
de gestdo de residuos (Hansen and Christensen 2006, Winkler 2004, Winkler and Bilitewski
2007, Rimaityté et al 2007). Mais recentemente, estudos de revisdo bibliografica de aplicacéo
da ACV a gestao de residuos referem que a pouca concordancia nas conclusdes dos estudos
se deve a forte dependéncia das condi¢des locais como a composi¢cdo dos residuos e o
sistema energético, o que impede uma generalizacdo significativa dos resultados de ACV tal
como a encontramos na hierarquia dos residuos. Assim, € recomendado que as partes
interessadas considerem a ACV uma ferramenta que, pela sua capacidade em capturar as
condicdes locais especificas na modelacdo dos impactos ambientais e beneficios de um
sistema de gestdo de residuos, permite identificar problemas criticos e propor opcdes de

melhoria adaptadas as especificidades locais (Laurent et al 2014).

3.7. A ACV NA AVALIAGAO DE PROCESSOS DE SISTEMAS DE GESTAO DE RESIDUOS — DEPOSIGAO
EM ATERRO

A modelagdo de cenarios e estratégias implicou o desenvolvimento paralelo de estudos sobre
cada um dos processos incluidos na gestdo de residuos, pelo que sdo numerosos 0s que
abordam apenas um processo de tratamento de residuos, tanto ao nivel do desenvolvimento
da metodologia a aplicar e discusséo de questbes especificas, como de estudos de caso para

determinadas unidades em funcionamento ou planeadas.

Para os aterros ha exemplos de inventarios (Rousseau et al 1997) e de desenvolvimento e
aplicacdo da metodologia (Rieradevall et al 1997, Kirkeby et al 2007, Obersteiner et al 2007,
Manfredi et al 2009, Manfredi et al 2010a) logo desde cedo e ao longo dos anos. Para este
processo é de destacar a discussao de aspectos particulares como a modelacao especifica
para materiais ou fluxos de residuos (Bez et al 1998, Nielsen and Hauschild 1998, Manfredi et
al 2010b), e em particular para os metais (Finnveden 1996); o horizonte temporal e as
emissfes a longo prazo (Zimmermann 1995, Finnveden and Nielsen 1999, Hauschild et al
2008, Laner 2009); e a alocagéo (Eggels e van der Ven 1995). E frequente a utilizagdo da ACV
na comparacao de tecnologias (Ménard et al 2004, Wanichpongpan and Gheewala 2007,
Manfredi e Christensen 2009, Manfredi et al 2009) ou numa vertente ainda mais aplicada, em
estudos do desempenho ambiental de aterros especificos ja existentes (Niskanen et al 2009,

Camobreco et al 1999) ou da localizacédo de novos aterros (Sumiani et al 2009).
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3.8. AACV NA AVALIACAO DE PROCESSOS DE SISTEMAS DE GESTAO DE RESIDUOS —
INCINERAGAO

No caso da incineracdo também existe uma grande diversidade de publicacdes. Desde o
desenvolvimento da metodologia a aplicar considerando os aspectos ambientais (Finnveden et
al 2005, Morselli et al 2005, Finnveden et al 2000, Liamsanguan and Gheewala 2007) mas
também aspectos econdémicos (Harrison 1997), a avaliacdo de aspectos ambientais especificos
como a recuperacgdo de energia e as emissdes de CO, (Otoma et al 1997), até a avaliagdo de
determinados processos especificos desse sistema como o tratamento de gases (Chevalier et
al 2003, Damgaard et al 2010) ou a deposicao e/ou tratamento de residuos da incineragéo
(Astrup et al 2006, Birgisdéttir et al 2007, Toller et al 2007). Questdes particularmente
estudadas para o sistema de incineracéo de residuos sdo a dependéncia temporal e geografica
(Hellweg 2000, Hellweg et al 2001) e as diferencas geogréficas e tecnoldgicas pelo uso de
modelos de processos (Ciroth et al 2002a, 2002b).

Muito frequente é também a avaliagédo de estratégias ou tecnologias alternativas de incineragao
(Consonni et al 2005a, 2005b), com exemplos para a Suica (Hellweg et al 2001), Noruega
(Bergsdal et al 2005), ltalia (Scipioni et al 2009, Morselli et al 2008), China (Chen and
Christensen 2010), e mesmo de novas tecnologias (Carpentieri et al 2005, Di Maria and
Fantozzi 2004).

Nesta area da incineracéo, também os sistemas para RDF comecam a ser estudados, para
Itdlia (Corti and Lombardi 2001) e é comparada a incineracdo de residuos com outros

combustiveis para a producao de energia térmica (Eriksson et al 2007).

3.9. A ACV NA AVALIACAO DE FLUXOS DE PRODUTOS E DE MATERIAIS

A ACV na éarea dos residuos também tem sido muito utilizada na avaliacdo de fluxos de
produtos ou de materiais. Um dos fluxos a que foi dada muita atencdo € o do papel, por
exemplo na comparacao de alternativas de gestdo (Galeano 1995, Grieg-Gran e Gadhvi 1997,
Finnveden e Ekvall 1998, Ekvall e Finnveden 2000, Tanskanen e Dahlbo 2001, 5 et al 2004,
Dahlbo et al 2005, Dahlbo et al 2007) e também na discussdo de alguns aspectos
metodologicos a ter em conta na avaliagdo (Ekvall 1999a, Ekvall 1999b, Merrild et al 2008).
Existem relatos de estudos interessantes realizados para determinadas regiées: Mumbai-India
(Sharma 2000), Australia (James et al 2002, Pickin et al 2002), Dinamarca (Schmidt et al 2007)
e também de revisdes de estudos (European Topic Centre on Waste and Material Flows 2004,
Villanueva and Wenzel 2007).

Certamente o fluxo de residuos mais analisado em estudos de ACV é o das embalagens de
plastico onde se comparam diferentes alternativas de gestdo (Wollny et al 2001, Heyde et al

1999, Song e Hyun 1999, Foolmaun e Ramjeawon 2008). O estudo dos sistemas de
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reciclagem em si (Heyde et al 1999) e a comparacgéo entre processos de reciclagem é também
frequente (Arena et al 2003, Song et al 1999, Perugini et al 2004, Perugini et al 2005, Moriguchi
2007). Em alguns casos comparam-se embalagens alternativas para uma determinada
aplicacdo como por exemplo para bebidas carbonatadas (Ayalon et al 2000, Romero-
Hernandez et al 2009), para sacos de compras (Khoo e Tan 2010) ou copos descartaveis

(Hakkinen e Vares 2010) sempre com o foco na gestao dos seus residuos.

Em outros casos os estudos tratam fluxos de materiais e ndo de produtos, por exemplo o
plastico (Mglgaard 1995, Eriksson e Finnveden 2009), o aluminio (Edwards e Schelling 1996)
ou o papel e o plastico (Hunt 1995).

Um fluxo estudado e que marcou a experiéncia da ACV nesta area néo so6 pela sua importancia
em termos de quantidade depositada nos aterros do Reino Unido como pela sua divulgacao é o

das fraldas descartaveis (Auménier e Collins 2005).

Para Portugal estdo disponiveis alguns estudos especificos para residuos de embalagens
(Ferrao et al 2014), pneus usados (Ferrdo et al 2007, Freire et al 2000) e para veiculos em fim
de vida (Ferr&o et al 2006).

3.10. A ACV NA AVALIAGAO DE FLUXOS DE PRODUTOS E DE MATERIAIS: PILHAS E
ACUMULADORES

Também para o fluxo das pilhas e acumuladores existem alguns estudos baseados na ACV:
para comparar 0 impacto ambiental de pilhas primarias e recarregaveis (Lankey e McMichael
2000, Parsons 2007); para analisar processos de reciclagem para baterias de niquel-cadmio
(Rydh e Karlstrém 2002) e de chumbo (Daniel et al 2003, Salomone et al 2005); comparar
alternativas de gestao de residuos destas Ultimas (Daniel e Pappis 2008); e também para
discussao de alguns aspectos sobre baterias de litio para veiculos eléctricos (Zackrisson et al
2010).

A utilizagdo da ACV na justificacdo de alternativas de gestéo de fluxos especificos de residuos
ja é reconhecida a nivel legal, tal como anteriormente exposto, em particular na nova Directiva-
Quadro dos residuos. Para o caso especifico das pilhas domésticas, a inexisténcia de estudos
deste tipo que permitam avaliar as consequéncias ambientais das alternativas de gestéo e
assim justificar op¢fes foi um factor limitante nesta abordagem, tal como referido no estudo
realizado pela BIO Intelligence Service para a Comissdo Europeia em 2003 com o objectivo de
realizar uma andlise dos impactos econémicos, ambientais e sociais de diferentes opg¢des
politicas sobre gestédo de pilhas e acumuladores (Labouze e Monier 2003). Também a falta de
informacdo e de dados cientificos que permitam realizar estes estudos foi mencionada no

estudo realizado pela empresa ERM para o UK Department for Environment Food and Rural
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Affairs (Defra) com o objectivo de comparar op¢bes para implementacdo da proposta de
directiva sobre pilhas (ERM 2006).

O interesse governamental pelo impacto das alternativas de gestdo para pilhas usadas
conduziu a realizacdo de estudos bastantes extensos em alguns paises europeus, como no
Reino Unido (ERM 2006), na Bélgica (Briffaerts et al 2006, 2009) e na Holanda (AOO 2002a,
2002b) e também a Comissdo Europeia tem promovido o desenvolvimento do conhecimento

nesta area (Comissédo Europeia, 2009).

O estudo da ERM (ERM 2006) anteriormente referido surge na sequéncia da aprovacéo, pelo
Conselho de Ministros da EU, da proposta de directiva sobre pilhas e acumuladores. Foi
encomendado pelo UK Department for Environment Food and Rural Affairs (Defra) e teve como
objectivo informar acerca dos custos e beneficios de varias op¢des para implementar, no Reino
Unido, a recolha e reciclagem de pilhas portateis como previsto nessa proposta de directiva.
Esse estudo utiliza a ACV, com uma posterior avaliacdo econémica das alternativas de gestdo
das pilhas entre 2006 e 2030. Foram definidos varios cenarios de recolha e de reciclagem, num
total de 9, comparados com um cenario de base em que foi assumida a gestéo das pilhas nos
residuos indiferenciados (89% para aterro e 11% para incineracéo). A avaliagao de impactos foi
realizada para as seguintes categorias de impacto: deplegcdo de recursos abibticos,
aquecimento global, deple¢do da camada de ozono, toxicidade humana, aquética e terrestre,
acidificacdo e eutrofizacdo. O estudo mostra que 0 aumento da reciclagem de pilhas é benéfico
para o ambiente, devido a recuperacdo de metais, no entanto, € conseguida a um custo
financeiro significativo quando em comparacdo com a eliminacdo. Adicionalmente as
estimativas mostram que a implementacdo da directiva proposta ir4 resultar num aumento
significativo dos custos de gestdo de residuos das pilhas mas com alguma economia nos

custos financeiros quantificados para os aspectos ambientais e sociais (ERM 2006).

No estudo de Briffaerts et al (2006, 2009), sdo comparados dois cenarios de tratamento
hidrometallrgico (Revabat e Revatech) e dois pirometallrgico (Batrec e Valdi) a partir de uma
composicdo média dos residuos de pilhas belgas. Foi usado o método de avaliagdo de
impactos Eco-indicator 1999. Cada cenario de tratamento resulta numa taxa de reciclagem
especifica assim como em diferentes impactos ambientais e beneficios. Nos cenérios de
tratamento hidrometallrgico o foco recai na reciclagem de Zinco e de Ferro e ao permitir a
reciclagem de manganés, o consumo de energia aumenta consideravelmente. Ambos os
processos pirometallrgicos reciclam zinco, ferro e manganés. Segundo o estudo, nenhum dos
cenarios de tratamento tem um desempenho global melhor ou pior do que os outros, cada
opcédo tem vantagens e desvantagens especificas. Além disso, considera que a eficiéncia de
reciclagem de 50% prevista na directiva 2006/66/CE é dificil de atingir (Briffaerts et al 2006,
2009).
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Em 2002 foi realizado um estudo de avaliagdo do ciclo de vida comparativo de quatro opcdes
de tratamento de residuos de pilhas recolhidos na Holanda (AOO 2002a, 2002b): Batrec, Valdi,
Nedstaal (producéo de ago em forno de arco eléctrico) e Zimaval (tratamento hidrometaldrgico
que produz zinco metalico). Foi utilizado o método de avaliacdo de impactos CML. O estudo
concluiu que Valdi e Batrec tém um melhor desempenho que Nedstaal e Zimaval. No caso de
Valdi, o principal impacto ambiental foi devido as emissées de mercurio pois em 2002 a
instalacao ainda nédo estava equipada com filtro de carvao ativado (AOO 2002a). No caso de
Batrec, os resultados foram negativamente influenciados pela producédo relativamente elevada
de residuos. O estudo promovido pela Comissao Europeia (Comissao Europeia 2009) constitui

uma excelente compilacdo de dados e informacéo técnica acerca da reciclagem de pilhas.

Em Portugal, até a data, ndo ha conhecimento de qualquer estudo para este fluxo de residuos
e sdo poucos o0s estudos publicados de ACV aplicada a gestao de residuos (Xara et al 2005,
Pires et al 2011). Os estudos de pilhas publicos e anteriormente referidos sdo um bom ponto
de partida mas nao séo validos para a realidade de Portugal pelo facto de os sistemas serem
significativamente diferentes pois tém em conta especificidades de cada pais, desde os

processos de reciclagem, os sistemas de recolha até a prépria matriz energética.
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4. OBJECTIVOS DA TESE

A tomada de deciséo relativa a problemas de gestéo de residuos é tradicionalmente sustentada
em questdes econdémicas. Apesar de ser reconhecida a necessidade de adicionalmente
integrar aspectos ambientais e sociais nesta tomada de decisdo, nem sempre esta disponivel a
informacao que o permita. Em relagdo a componente ambiental, estdo ja em uso algumas
ferramentas para este fim mas existem lacunas no conhecimento que condicionam a sua

utilizacéo.

O objectivo geral do presente trabalho é fornecer elementos, de caracter ambiental, de ajuda a

decisao acerca da melhor opcao para gerir pilhas alcalinas domésticas usadas.

Para esse efeito propfe-se avaliar o impacto ambiental associados a trés alternativas de
gestdo dessas pilhas recolhidas em Portugal continental: (1) deposicdo em aterro; (2)

incineracdo com valorizag&o energética; e, (3) reciclagem.

Devido a inexisténcia da informacéo relativa as cargas ambientais associadas a deposicdo em
aterro e a incineracao de pilhas, tornou-se fundamental desenvolver conhecimento nesta area,
principalmente na caracterizacdo das pilhas e de algumas emiss@es especificas resultantes do
seu tratamento, pelo que foram definidos objectivos especificos para o trabalho laboratorial a

desenvolver neste ambito:
— Caracterizacdo de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental;
— Identificacdo e quantificacdo de algumas emissdes associadas a incineracdo dessas pilhas;

— Identificacdo e quantificacdo de algumas emissdes resultantes da deposicdo em aterro

dessas pilhas.

Os resultados deste trabalho laboratorial foi utilizado na modelacdo de processos de
incineracdo e de deposicdo em aterro de residuos, tendo em conta as caracteristicas dos
processos existentes em Portugal continental, com vista a identificacdo e quantificacdo de

recursos e emiss@es que resultam do tratamento deste fluxo de residuos.

Pelo facto de nao existir em Portugal nenhuma solucao implementada para reciclar este tipo de
pilhas, neste estudo sao considerados trés processos europeus de reciclagem, cuja
caracterizagdo foi obtida, quer através de dados publicados na literatura, quer também através

de contactos estabelecidos com as entidades envolvidas.

Os resultados obtidos foram usados para a avaliagdo do impacto ambiental das trés
alternativas referidas para a gestéo das pilhas, usando a metodologia de Avaliacdo do Ciclo de
Vida, segundo as normas ISO 14040 (ISO 2006a) e ISO 14044 (1ISO 2006b).
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Adicionalmente, foi determinado o perfil ambiental da gestdo das pilhas usadas em Portugal
continental, onde coexistem as trés alternativas. Foram analisadas duas situacfes
denominadas Perfil ambiental 2012 e Perfil ambiental 2016 que diferem na propor¢éo de pilhas
encaminhada para cada destino. A fraccdo encaminhada para reciclagem corresponde ao
limite estabelecido na lei para esses anos de referéncia, 25 e 45%, respectivamente.
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5. O INTERESSE EM REALIZAR O PRESENTE ESTUDO

O resultado deste estudo e a informacdo sistematizada que resulta da sua realizacdo (em
particular, a relativa a discriminacdo dos processos abrangidos em cada alternativa e a
identificacdo e quantificacdo de recursos e emissdes associadas) tém, por certo, varias

utilizagbes.

O desempenho ambiental das alternativas de gestao de pilhas usadas tendo em conta varias
questdes ambientais (definidas pelas categorias de impacto escolhidas na fase de avaliagdo
dos impactos) e os diferentes compartimentos do ambiente (ar, agua e solo) fornece com
certeza uma base para o estabelecimento da forma de gestdo mais adequada para esses
residuos. Ao mesmo tempo, ao identificar os aspectos ambientais mais significativos, e,
consequentemente, as vantagens e desvantagens ambientais de cada alternativa, podem-se

definir oportunidades de melhoria para cada uma.

Adicionalmente, ao conhecer o perfil ambiental da gestdo das pilhas alcalinas usadas em
Portugal continental onde coexistem as trés alternativas referidas melhora o suporte cientifico
usado na definicdo de politicas de gestdo destes e de outros residuos, e, em particular, na

identificacdo da melhor opgéo para a gestédo destes residuos a luz da legislacdo em vigor.

Neste ambito, o estudo destina-se a todos o0s que estiverem interessados em conhecer o
impacto ambiental potencial dos modelos estudados, particularmente aos membros de
entidades envolvidas na definicdo de politicas ambientais e na gestdo destes residuos. Mas
também podera ser (til a todos aqueles a quem importa conhecer vantagens e desvantagens
ambientais (oportunidades de melhoria) de cada alternativa, tais como os actores dos
diferentes processos incluidos no estudo, seja os que fazem o transporte das pilhas, seja os

dos processos de deposicdo em aterro, da incineracéo e da reciclagem.

Dado que este estudo € um trabalho de investigacdo € expectavel que os resultados sejam
utiizados em afirmacBes comparativas para divulgacdo publica, em particular em

comunicacdes de caracter técnico e cientifico.

Como ja se referiu anteriormente, a legislacdo apresenta a reciclagem dos residuos como uma
alternativa preferencial a valorizagao energética e a deposigdo em aterro, mas deixa em aberto
a necessidade/possibilidade de avaliar a vantagem ambiental do cumprimento da hierarquia de
gestdo. Ou seja, para determinados fluxos de residuos, convém avaliar essa vantagem
recorrendo a andlise do ciclo de vida, o que implica conhecer as cargas ambientais associadas
as diferentes alternativas ao longo do seu ciclo de vida, isto é, desde que sdo descartados até
que as emissdes resultantes do seu tratamento sejam parte integrante do ambiente. Na andlise

do impacto ambiental potencial dessas op¢des devem ser considerados ndo s6 0S processos
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de tratamento em si mesmo (reciclagem, incineragdo e deposicdo em aterro), mas também
todos os outros que sao necessarios para que esses tenham lugar, tais como os de transporte,
os de producéo de energia e de materiais auxiliares, aplicando, assim, a perspectiva do ciclo

de vida a estes residuos.

Além disso, para alguns residuos, tais como para as pilhas alcalinas, que sao parte integrante
do fluxo de residuos de pilhas e acumuladores usados, podem ser identificadas razfes

adicionais que motivam e justificam este tipo de avaliagéao.

Este fluxo de residuos inclui grande diversidade de produtos tanto em termos estruturais, como
pilhas de botdo até acumuladores industriais, como em termos de composi¢cdo e perigosidade
dos seus constituintes para o ambiente, desde pilhas alcalinas e de zinco-carvao, consideradas
pouco poluentes, até as que contém substancias com reconhecido efeito negativo no ambiente,

como sdo o mercurio, chumbo e cadmio (Commission of the European Communities, 2003).

A obrigatoriedade de recolha e reciclagem prevista na actual legislacdo aplica-se a todas as
pilhas portateis (e ndo apenas as classificadas como perigosas como acontecia na legislacédo
precedente), ndo pela sua perigosidade ou potencial impacto ambiental, mas porque o0s
modelos de recolha para todas as pilhas portateis mostraram ser mais eficientes do que
esquemas de recolha separada de tipos especificos de pilhas, pois os consumidores mostram
dificuldade em identificar, e, por isso, separar as pilhas perigosas das ndo-perigosas. Esta foi a
principal razdo para o alargamento da recolha selectiva e reciclagem a todos os tipos de pilhas
portateis (Commission of the European Communities 2003). Também estdo definidas metas
europeias para a recolha selectiva e reciclagem de todos os tipos de pilhas portateis (Official
Journal of the European Union 2006), em que se incluem as alcalinas, mas as pilhas que nao
séo recolhidas selectivamente tém a incineracéo ou a deposi¢cdo em aterro como destino mais
provavel. E, no passado, ha casos referidas na literatura, tal como aconteceu pelo menos na
Suécia e na Alemanha, em que apesar de recolhidas selectivamente, as pilhas foram
encaminhadas para deposicdo em aterro (Commission of the European Communities 2003), o
que, no cumprimento da actual legislacao, ja ndo seria possivel perante a obrigatoriedade da

sua reciclagem.

Na justificacdo da actual legislacdo na area das pilhas € reconhecida a falta de conhecimento
cientifico, ou, pelo menos, de dados especificos, em particular de estudos de ACV
(Commission of the European Communities 2003) que suportem totalmente as directrizes

adoptadas.

Assim, parece justificavel e Util fazer a avaliacdo das cargas ambientais de alternativas de

gestédo de pilhas alcalinas usadas.
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6. ESTRUTURA DA TESE

O Capitulo 1 — Introducao apresenta-se em seis sec¢des, comecando pelo enquadramento
legal e politico da perspectiva/conceito do ciclo de vida e da avaliacdo do ciclo de vida, isto &,
pelos diplomas legais que fazem referéncia a perspectiva/conceito do ciclo de vida ou a
metodologia de Avaliacdo do Ciclo de Vida, tendo por objectivo demonstrar a importéncia e o
enquadramento temporal do ciclo de vida (conceito ou avaliagdo) na legislacdo e nas politicas
ambientais em vigor em Portugal, em particular na area da gestdo dos residuos. A segunda

seccdo apresenta a situacdo da gestdo das pilhas usadas em Portugal continental.

Seguidamente apresenta-se e discute-se 0 estado da arte da ACV na gestdo de residuos,
focando, em particular, a metodologia e a sua aplicacéo na avaliacdo de alternativas de gestao
de residuos e na avaliacdo de processos, bem como aplicacdes encontradas na area que é

objecto deste trabalho. Daqui resultam os objectivos da tese, e o0 interesse em realizar o

presente estudo.

Esta secgdo em que se apresenta a estrutura da tese encerra o capitulo 1.

O Capitulo 2 — Caracterizacédo laboratorial das pilhas alcalinas domésticas é constituido
por um artigo publicado na revista Waste Management [Characterization of spent AA household
alkaline batteries, 26 (2006), 466-476 (Almeida, Manuel Fonseca; Xara, Susana; Delgado,
Julanda; Costa, Carlos)] e apresenta o estudo laboratorial para caracterizacdo fisica e quimica
das pilhas alvo. A necessidade de realizacdo deste estudo foi identificada logo no inicio deste
trabalho, pois ndo estavam disponiveis informacdes sobre todas as caracteristicas das pilhas
essenciais as fases posteriores do trabalho proposto. Além disso, verificou-se ulteriormente
gue algumas das informacdes disponibilizadas pelo préprio produtor ndo correspondiam as

obtidas no decurso das analises efectuadas.

O Capitulo 3 — Estudo laboratorial de algumas emissdes resultantes da queima das pilhas
€ também um artigo publicado na revista Waste Management [Laboratory study on the
behaviour of spent AA household alkaline batteries in incineration, 29 (2009), 342-349
(Almeida, Manuel Fonseca; Xara, Susana; Delgado, Julanda; Costa, Carlos)] que apresenta
resultados de ensaios realizados com vista a quantificacdo de algumas emissfes decorrentes
da queima de pilhas. Com estes e com a interpretacao dos resultados relativos a composi¢céo
ja anteriormente obtidos, desenvolveu-se informagdo sobre emissdes potenciais das pilhas
quando submetidas ao processo de incineracdo, informacdo necessaria ao inventario

associado a esta alternativa de gestéo das pilhas usadas.

No Capitulo 4 — Estudo laboratorial do potencial de lixiviagdo das pilhas incluem-se dois
artigos, um publicado na revista Waste Management [Laboratory study on the leaching potential
of spent alkaline batteries, 29 (2009), 2121-2131 (Xara, Susana; Delgado, Julanda; Almeida,
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Manuel Fonseca; Costa, Carlos)] e o outro na revista Journal of Material Cycles and Waste
Management [Laboratory study on the leaching potential of spent alkaline batteries using a
MSW landfill leachate, (2013) 15:61-72 (Xara, Susana; Delgado, Julanda; Almeida, Manuel
Fonseca; Costa, Carlos)]. Os ensaios de lixiviagdo realizados colmataram a necessidade de
informacado, até a data ndo disponivel, sobre emissdes potenciais associadas a deposi¢cédo
desse tipo de pilhas em aterro. O trabalho laboratorial realizado foi tido como crucial para a
realizacdo dum estudo com a qualidade pretendida, baseado em dados concretos e ndo

somente em suposicoes.

O Capitulo 5 — Reciclagem de pilhas alcalinas inclui um artigo publicado no The International
Journal of Life Cycle Assessment [Life cycle assessment of alternatives for recycling abroad
alkaline batteries from Portugal, (2014) 19:1382-1408 (Xard, Susana; Almeida, Manuel
Fonseca; Costa, Carlos)], que compara o potencial impacto ambiental de trés alternativas para
a reciclagem no estrangeiro das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal
continental. Essas alternativas foram identificadas junto das entidades responsaveis por esta
area: para duas dessas ja foram enviadas pilhas recolhidas em Portugal para reciclagem e o

outro processo corresponde a uma opgdo em analise para o futuro.

O Capitulo 6 — Avaliacdo comparativa de alternativas de gestdo de pilhas alcalinas
usadas é o pendltimo capitulo deste trabalho que apresenta o estudo de caso final que
compara as alternativas de deposicdo em aterro, incineracao e reciclagem das pilhas alcalinas

domeésticas recolhidas em Portugal continental. Este estudo esta em processo de publicacao.

Estes dois ultimos estudos, dos capitulos 5 e 6, realizaram-se segundo os principios (ISO
14040:2006) e os requisitos (ISO 14044:2006) estabelecidos nas normas de referéncia.

O Capitulo 7 — Conclusdes e proposta de trabalho futuro é o que encerra este texto com a
simula das conclusdes do trabalho realizado, sugestfes sobre algumas oportunidades de
melhoria do actual sistema de gestédo das pilhas alcalinas em Portugal continental e directrizes
a ter em conta na gestdo de outros fluxos de residuos. Sdo também apresentadas sugestfes

de trabalho futuro.
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CAPITULO 2

CARACTERIZACAO LABORATORIAL DAS PILHAS
ALCALINAS DOMESTICAS

Resumo

O trabalho apresentado neste capitulo tem como objectivo a identificacdo dos componentes
estruturais de pilhas alcalinas domésticas usadas, formato AA, bem como a quantificacdo de
algumas das suas caracteristicas: massa; teores de humidade, cinzas, zinco e 6xido de zinco
no anodo, manganés no céatodo, hidréxido de potassio nos componentes internos; teor de
metais pesados em diversos componentes; e o poder calorifico dos papéis, do catodo e do
anodo.

Como esperado, o catodo, o &nodo e a estrutura exterior de ago sdo os principais contribuintes
para a massa média de 23,5 g. O catodo é também o principal responsavel para o poder
calorifico das pilhas bem como para o seu teor em metais pesados. Foram detectados baixos
niveis de mercurio para estas pilhas consideradas mercury-free. Os teores de zinco e de 6xido
de zinco no anodo sdo muito variaveis. Os resultados obtidos foram comparados com
informacdes sobre pilhas alcalinas obtidas na literatura de 1993 a 1995; é facilmente
perceptivel uma evolucdo positiva na sua producdo. Os dados do produtor das pilhas
estudadas mostram algumas discrepancias em relacdo aos resultados deste trabalho

laboratorial.
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Abstract

The aim of this work is identification of the structural components of actual domestic spent alkaline AA batteries, as well as
quantification of some of their characteristics. Weight, humidity, ash content, zinc and zinc oxide on anode, manganese on cathode
and other metals, potassium hydroxide on the internal components and heating values for papers, anode and cathode were deter-
mined in several batteries. As expected, cathode, anode and the steel can container are the main contributors to the 23.5 g average
weight of the batteries. Cathode is also the major contributor to the positive heating value of the batteries as well as to the heavy
metals content. Mercury was detected in very low levels in these mercury-free batteries. Zinc and zinc oxide amounts in the anodes
are highly variable. Results obtained were compared to information on alkaline batteries in the literature from 1993 to 1995; and a
positive evolution in their manufacture is readily apparent. Data from the producer of batteries shows some small discrepancies

relative to the results of this experimental work.
© 2005 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

A battery is an electrochemical device that converts
chemical energy contained in its active materials to elec-
trical energy, providing a convenient source of portable
energy with wide use in several consumer electronic
products. The basic electrochemical unit, being referred
to as a “cell”, consists of an anode (negative electrode),
a cathode (positive electrode) and an electrolyte (a liquid
solution through which ions move). The electrochemical
oxidation-reduction reaction during discharge involves
the transfer of electrons from the anode that is oxidized,
to the cathode that is reduced.

There are seven major types of household batteries as
follows: alkaline zinc-manganese dioxide, zinc—carbon,
mercury oxide, silver oxide, zinc—air, lithium and nickel-
cadmium. This classification is based on the chemical

* Corresponding author. Tel.: +351 22 5081787; fax: +351 22
5081447.
E-mail address: mfa@fe.up.pt (M.F. Almeida).

0956-053X/$ - see front matter © 2005 Elsevier Ltd. All rights reserved.

doi:10.1016/j.wasman.2005.04.005

nature of the active elements in the anode and cathode
(Hurd et al., 1993). Alkaline zinc-manganese dioxide
batteries, commonly referred to as alkaline batteries, ac-
count for the major market share of household batteries
in Portugal and even in the entire world (Hurd et al.,
1993). The most popular format is the AA standard, a
cylindrical format with a diameter between 13.5 and
14.5 mm, a height between 49.0 and 50.5 mm and a
weight of approximately 23 g.

Alkaline batteries use powdered zinc as the negative
electrode (anode), manganese dioxide (MnO,) with
graphite as the positive electrode (the cathode), and
highly conductive potassium hydroxide (KOH) as the
electrolyte (Hurd et al., 1993). These batteries use a form
of manganese dioxide known as “battery grade” or elec-
trolytic manganese dioxide (EMD) instead of either
chemical MnO, or natural ore, because of its higher
manganese content, increased reactivity and greater pur-
ity. The composition of the typical cathode is reported
as containing 79-85% MnQO,, 7-10% graphite, 7-10%
aqueous KOH and 0-1% binding agent. The KOH elec-
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trolyte is concentrated in the range of 35-52%, which af-
fords greater conductivity and a reduced hydrogen-gas-
sing rate. Powdered zinc is used for the anode to provide
a large surface area for high-rate capability and to
distribute solid and liquid phases more homogeneously.
The composition of a typical anode includes 55-70%
powder zinc and 25-35% aqueous KOH (Linden,
1995). In addition, alkaline batteries may contain met-
als, plastic and paper components.

On discharge, the manganese dioxide cathode under-
goes a reduction to MnOOH, and further, at a lower
voltage, MnOOH is discharged to Mn30,4. The anode
discharge reaction in highly caustic electrolyte produces
Zn(OH), that slowly dehydrates to ZnO. Reaction (1) is
considered the overall reaction on these cells (Linden,
1995).

3MnO; + 2Zn = Mn;0,4 + 2Zn0O (1)

In terms of construction, a cylindrical steel can is the
container for the cell that also serves as the cathode
current collector. The cathode is positioned inside
the can in the form of a hollow cylinder in close con-
tact with the can’s inner surface. Inside the hollow
center of the cathode are placed layers of separating
material. Inside of that is the anode, with a metal col-
lector contacting it, and making connection through a
plastic seal to the negative terminal of the cell. The
cell has top and bottom covers and a plastic jacket
(Hurd et al., 1993).

Knowledge of the structure and composition of spent
batteries is an important step for evaluating the environ-
mental impact of the alternatives to deal with this type
of waste, usually incineration or landfilling, since those
characteristics determine the quality, quantity and time-
frame for release of emissions. For example, in the case
of landfilling, where emissions result from the degrada-
tion of the batteries, metals released from the inner parts
of them strongly depend on degradation of the outer
parts, and not only on the overall composition. Gaseous
emissions from incineration not only depend on the
overall chemical composition of the batteries but also
on the form of the elements whether in elemental state
or as compounds.

Data on the characteristics of alkaline batteries
produced in the past is found in some references,
but there is the risk of not matching the characteris-
tics of present batteries (Linden, 1995; Hurd et al.,
1993). Consequently, this study included a structural
analysis and established the actual composition of
spent AA alkaline batteries, the household batteries
widely used in Portugal. This provides an actual
source of information for the characterization of this
waste stream and better interpretation of the results
from the work carried out with the objective of assess-
ing the environmental impact of batteries on landfill-
ing and incineration.

2. Experimental

The laboratory work developed for characterizing
the target batteries included the following steps: sam-
pling the spent batteries; identifying the structural
components; weighing the separated components;
determining the moisture content; determining the
ash content; analyzing zinc in the anode as metal as
well as zinc oxide; quantifying for carbon in the cath-
ode; analyzing for manganese in the cathode; deter-
mining the concentration of heavy metals in the
components such as Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb,
Sb, Si, Tl, V, Zn, Hg and As; analyzing for potassium
hydroxide in the internal components; determining sul-
fates in the cathode and in the anode; measuring
chlorides in the cathode and in the anode; and deter-
mining the higher heating value for paper, the anode
and the cathode.

The most important aspects of the methodology fol-
lowed in each determination are presented below.

2.1. Sampling

The spent alkaline batteries made by Duracell®, for-
mat AA, with expiration date of March 2003, were
obtained in a central collection site in the city of Porto.
The batteries were stored at the collection site in a drum
with different types of household batteries deposited by
residents. Some of the batteries originated from street
collection containers distributed throughout the city as
well as from collection points located in commercial
areas.

2.2. Identification of structural components

To determine the structural components, batteries
were opened at the laboratory and components that
could be physically separated were located (accord-
ing to references) and taken apart (Hurd et al,
1993), as shown in Fig. 1. The main base material
of the plastic grommet, separators, and plastic sleeve
were identified using laboratory tests. Magnetic
properties were used to distinguish between ferrous
and non-ferrous metals in the components. Visual
observation was used to identify materials made
out of cardboard.

Laboratory techniques based on solubility properties
of polymers in different solvents and Infrared Spectros-
copy with direct reading of transmittance on a wave-
length range from 400 to 4000 wave lengths were used
for the identification of polymer and separators (Amer-
ican Society for Testing and Materials, 1992). Spectra
obtained for these materials were compared with spectra
from known materials.
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Fig. 1. Separating AA spent alkaline batteries components in laboratory.

2.3. Weight of components

Five of these batteries were dismantled and all of
their components (except the anode and the cathode)
were slightly washed with distilled water. After washing,
the items were dried at 105 °C for 30 min, then cooled to
room temperature in the dessicator and weighed. This
procedure of drying, cooling and weighing was repeated
several times with all of the components. In the case of
hygroscopic components, such as the anode and the
cathode, the weight considered for a certain battery
was the minimum value obtained in all of the drying
and cooling cycles. For all of the other components,
the weight considered was the average of the two last
values whose difference was less than 0.5 mg. This crite-
rion was adopted as the constant weight definition.
Table 1 presents the average results obtained for five
batteries.

2.4. Moisture content

This parameter was determined for all of the compo-
nents from two batteries, except for the cathode and the
anode, whose determination was based on a sample of
ten batteries. The difference in weight before and after
drying at 105 °C until a constant weight was reached
was taken as the moisture content in the component.
The moisture content, expressed as a percentage of the
wet weight of each component, was taken as the average
value of the corresponding wet and dry weight differ-

ences. In the case of the anode, due to the high scatter
of values of moisture contents, the results are presented
as the corresponding range.

2.5. Ash content

The ash content was determined in all the compo-
nents of two batteries, except for the metal components,
as well as on the entire cross-cut batteries. The compo-
nents were dried at 105 °C until constant weight was
reached and then ashed at 1000 °C for 1 h. Ash was cal-
culated as the residue weight after cooling.

2.6. Zinc on anode as metal and as zinc oxide

Since zinc is on the anode as metal and as zinc oxide,
both these forms were quantified after drying the anode
at 105 °C until constant weight was reached. Zinc oxide
was dissolved by leaching the anode with a stirred Mus-
pratt solution (5 g NH4CI, 20 ml NH4OH conc. and
50 ml distilled water) for 1 h at room temperature. The
solution was filtered. Zinc dissolved on the filtered solu-
tion was determined by Atomic Absorption Spectrome-
try (AAS) and counted as zinc oxide. The solids retained
on the filter were reacted with a heated solution contain-
ing 2 g of CuSOy in 50 ml of distilled water for 1 h. The
amount of zinc in that solution was also determined by
AAS and counted as metallic zinc in the anode. These
determinations were made with the anodes from four
batteries.
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Table 1

Physical characteristics of spent AA alkaline batteries

469

Components Base material Average dry weight® Moisture content® Ash content®  Higher heating value® Lower heating
(g per battery) (%, dry basis) (%, dry basis) (kJ kg™', dry basis) value (kJ kg™,
dry basis)
Anode cap Steel 0.288 + 0.003 - - - -
Insulator Cardboard 0.060 £ 0.002 6.4+0.1 9.3+0.5 23.8%x103+04x10° 22,675
Plastic grommet ~ Polyamide (PA) 0.215 £ 0.005 14+0.2 1.0£0.3 35% 103 +2x 10° 33,041
Metal separator Steel 0.377 £0.005 - - - -
Anode collector  Tin-plated brass 0.438 + 0.004 - - - -
Anode Zn + ZnO + KOH 3.86 £ 0.05 1.8-28.7 99+ 1 6.1x10°£0.7x10° 6142
Separator Paper 0.107 £ 0.009 51 24+0.2 26x10°£2x10° 25,008
Cellophane 0.045 £ 0.003 101 5.26 +0.06 22.09%10° +0.7x10° 20,857
Cathode MnO, + C + KOH 11.9+£09 8x2 88.3+04 6.8x10°+0.8x10° 6799
Cathode collector  Steel 4.01 £0.05 - - -
Plastic sleeve Polyvinylchloride (PVC)  0.23 £ 0.01 1.7£0.2 5.28 £ 0.08 20.4x10*+£0.9x 10° 19,455
Entire batteries - 23.5*+04 98.1£0.2 - -

—, not determined.
& As collected.
® 95% confidence interval.

2.7. Carbon in the cathode

The cathode was ground, then washed with hot dis-
tilled water and neutralized with concentrated HCI for
the removal of KOH. The residue was dried at 105 °C
until constant weight was reached, then combusted at
1000 °C for 30 min in a tubular oven with an oxygen
flow of 0.42 L min~'. Carbon dioxide released during
combustion was absorbed in 50ml of a 50% (w/v)
KOH solution. The weight difference of the solution
before and after bubbling the off-gases of combustion
was taken as the CO, produced; therefore, it was used
to estimate the carbon content of the cathode. This
determination was repeated with cathodes from five
batteries.

2.8. Manganese in cathode

The cathode was digested with an aqueous solution
of HCI (1:1) and H,SO, (conc.), followed by manganese
reduction to Mn*" with Na,SO; and its determination
by potentiometric titration with permanganate in a neu-
tral pyrophosphate solution according to a standard
method (Bassett et al., 1981). This determination was
made on three batteries.

2.9. Concentrations of Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Ni, Pb, Sb,
Si, Tl, V, Zn, Hg and As in components

The heavy metals analyzed for each component were
selected taking into consideration the nature of the com-
ponent as well as the information obtained in the litera-
ture. The methods of digestion were adapted to the
components according to the target metals and its base
material (United States Environmental Protection
Agency, 1982, Method 3050B and Method 3052). For
mercury determination, the samples were digested with
a sulfuric—nitric acid mixture in a water bath at 60 °C
according to a method of the English Department of
the Environment. For the determination of silicium in
the cathode steel collector, all sample dissolution was
guaranteed. After digestion, all metals were quantified
in the solution by AAS using the technique and the
method proposed by standard methods (United States
Environmental Protection Agency, 1982), excepting for
manganese in the cathode. Manganese in the cathode
was determined as previously described. Table 3 shows
the digestion methods and AAS techniques used for
each component and metal. Metals were determined in
the components obtained from a sample of batteries,
as follows:

Table 2
Chemical composition of cathode, anode and KOH content of internal components
Components C* (g Cper Mn® (g Mn per MetallicZn ZnasZnO (g Zn KOH?* Sulfates® Chlorides®

100 g of dry 100 g of (g Zn per per 100 g (g per (%, dry basis) (%, dry basis)

cathode) dry cathode) 100 g of dry  of dry anode) battery)

anode)

Cathode 6%1 45+ 4 - - - 0.37 £0.04 0.0010 £ 0.0003
Anode - - 0.71-62.9 1.5-35.8 - 0.010 £ 0.002 0.007 £ 0.002
Cathode + anode + separators — — - - 09+02 - -

—, Not determined.
# 95% confidence interval.
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Table 3
Digestion methods and AAS techniques used for each component

Components Metals quantified

AAS technique

Digestion method

Anode and cathode Sb, Cd, Cr, Co, Cu, Pb, Ni,

Tl, V, Zn and Mn on anode

As
Hg

Plastic sleeve Sb, Cd, Cr, Co, Cu,

Pb,Mn, Ni, T1, V, Zn

Other components Sb, Cd, Cr, Co, Cu, Pb, Mn, Ni, T1, V, Zn

As
Si (only on cathode collector)

Direct aspiration (Methods 7040, 7130,
7190, 7200, 7210, 7420,
7520, 7840, 7910, 7950, 7460, respectively)

Gaseous hydride (Method 7061A)
Cold vapor technique (Method 7470A)

Direct aspiration (Method 7040,
7130, 7190, 7200, 7210, 7420,
7460, 7520, 7840,

7910, 7950, respectively)

Gaseous hydride (Method 7061A)

Direct aspiration (Method 7040,
7130, 7190, 7200, 7210, 7420,
7460, 7520, 7840, 7910, 7950, respectively)

Gaseous hydride (Method 7061A)
Direct aspiration

Digestion with nitric
acid and hydrogen
peroxide solution at
95 °C (Method 3050B)

Digestion in a solution
of sulfuric and nitric
acids at 60 °C
Oxidation with
permanganate

High pressure oxidation
with hydrogen peroxide
solution (Method 3052)

Calcination of residue at
500 °C

Digestion of ash and
solution from oxidation
with concentrated nitric
acid

Digestion with nitric
acid and hydrogen
peroxide solution at
95 °C (Method 3050B)

Internal method
(Almeida and Pinho,
2001)

e cathode, a sample of three batteries was used for all
metals, except for mercury and silicium where a sam-
ple of four batteries was used;

e anode, same as the cathode except for silicium that
was not quantified;

e other components, a sample of four batteries was
used for all metals although mercury and silicium
were not quantified.

Table 4 shows the limits of the ranges found.

2.10. Potassium hydroxide in the internal components

The anode, the cathode, and the paper and cello-
phane separators were ground and dried at 105 °C until
constant weight was reached. Potassium hydroxide in
each of these components was removed by washing
them with hot distilled water. Potassium in the solutions
was determined using a gravimetric standard method
that comprises the precipitation of K in the form of so-
dium and dipotassium hexanitrocobaltate (I11), by add-
ing a sodium hexanitrocobaltate (I1I) solution in nitric
acid (Bassett et al., 1981). The precipitate was dried at
105 °C for 2h and then weighed. This determination
was made with components from two batteries.

2.11. Sulfates in the anode and in the cathode

The anode and the cathode were washed separately

with hot distilled water. Sulfates were determined in
the wash water using a gravimetric method (American
Public Health Association, 1992). This determination
was performed for five batteries.

2.12. Chlorides in the anode and in the cathode

The anode and the cathode were washed separately
with hot distilled water. Chlorides were determined in
the wash water using the Volhard method (Bassett
et al., 1981). This determination was conducted for five
batteries.

2.13. Higher and lower heating value determination

The heating value (Moran and Tsatsaronis, 2000) of a
residue is an important parameter for the analysis of its
behavior during an incineration process.

The higher heating value of all battery components,
except the metallic ones, was determined using a Parr
oxygen bomb calorimeter where a known amount of
sample is ignited in an enclosed atmosphere of pure oxy-
gen by short-circuiting an electric wire (Brunner, 1994).
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Each of the components was first ground, dried at
105 °C until constant weight was achieved, and then
mixed with benzoic acid to guarantee complete combus-
tion of the mixture. The results obtained were corrected
for the use of benzoic acid, according to the equipment
instructions, and are expressed on a dry basis.

The lower heating values were calculated using infor-
mation from the literature (Sundqvist, 1999).

The hydrogen content of each component on a dry
basis (Xu,ary) needed for the calculations, was estimated
using the hydrogen content of the combustible (organic)
fraction of each component (X ) and its ash content on
a dry basis (Xysh dry), as follows:

(@) Plastic Paper
Metal 1:9% 0.9%

XH,dry = XHic(l - Xash,dry), (2)

where Xy means the hydrogen content in the combus-
tible (organic) fraction of the product (kgkg™') and
Xasnary the ash content in the product (kg kg !, dry
basis).

The value used for the ash of each component was
that given in Table 1. The hydrogen content in the
combustible fraction of the components was estimated
as follows: (i) for both the anode and the cathode it is
nil, since they contain only inorganic compounds; (ii)
for the cardboard insulator as well as paper and cello-
phane separators it was based on tabulated values

(b)

Papers Anode
0.05%

Plastics 77/
0.07% E

Metals
26.3%

(c)
Papers Anode
0,
4.1% 19.6%
Plastics
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Metals
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(e) Anode collector
Anode 4.7%
34.2%
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Separator-paper 0.027%
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Cellophane | 0.022%
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athers (plastic
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Fig. 2. Characteristics of spent AA alkaline batteries: (a) components and materials; (b) contribution of components to ashes; (c) components
contribution to lower heating value; (d) metals content, except iron. Others includes As, Cd, Co, Hg, Pb, Sb, Si, Tl and V; (e) Heavy metals in

components.
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from the literature derived from the typical data on
their ultimate analysis (Tchobanoglous et al., 1993);
and (iii) in the case of the plastic components made
either with PVC or PA, the hydrogen content in the
combustible fraction was determined according to
the chemical formulae of these polymers. The hydro-
gen content in the combustible (organic) fraction of
each component, Xy (kg kg™ 1), is 0.062 for the insu-
lator, 0.064 for the separator, 0.097 for the plastic
grommet and 0.048 for the plastic sleeve.

3. Results and discussion

The average battery weight, calculated using a sam-
ple of 14 batteries, was 23.5 g. The components iden-
tified and listed in Table 1 with the indication of the
base material, its average dry weight and moisture
content show that the dry cathode and anode account
for 50.5% and 16.4% of the total weight of the bat-
tery, respectively. Metal components, plastics and pa-
per represent respectively 21.8%, 1.9% and 0.9% of
the weight as depicted in Fig. 2(a). Metal components
are comprised of about 91.4% steel and 8.6% tin-
plated brass. Plastic components include 48.0% PA
and 52.0% PVC; and paper-based components are
comprised of, respectively, 28.3% cardboard, 50.5%
paper and 21.2% cellophane. Moisture content of the
batteries (estimated through the average weight of
the batteries as collected and on the average total
dry weight of all the components) is around 2 g,
which represents 8.5% of the total mass. Also, the
moisture content of the anode varies from 1.8% to
28.7% as seen in Table 1.

The total amount of ash from all non-metallic com-
ponents is 14.3 g per battery. If it is considered that
non-powdered metallic components are 100% ash, the
total amount of ash is 19.4 g per battery. However,
when determined directly on the cross-cut batteries,
the total amount of ash is 21.1 g per battery, around
98.1% of its dry weight. These differences reflect the level
of materials oxidation that is achieved when batteries
are loaded into the furnace either as highly damaged
or practically intact; when batteries are practically intact
the level of release of the inner parts is more restricted
thus increasing the amount of ash. Fig. 2(b) summarizes
the individual contribution of each component to the
battery ash and assumes 100% ash for the non-powdered
metallic components. As shown, the cathode is the main
contributor to ash formation with an estimated value of
53.9%, followed by the metallic components with 26.3%
and the anode with 19.6% of the total.

Zinc metal in the anode varies from 0.71% to 62.9%
and ZnO from 1.5% to 35.8% of the total dry mass,
showing an enormous variability. The distribution of
zinc between metal and zinc oxide depends on the bat-

tery manufacturer, but also on its usage conditions,
namely the discharge rate which may vary widely.

Carbon is 6.0% of the cathode’s dry mass. Since man-
ganese in the cathode of new batteries is present as
MnO.,, the 45.3% Mn value indicated in Table 2 corre-
sponds to an initial amount of 71.7% MnO,.

Potassium hydroxide in the anode, the cathode and
the separators accounts for 4.3% of the total mass of
the battery on a dry basis which corresponds to the
0.92 g as shown in Table 2. Sulfates and chlorides are
also present in the anode and in the cathode in the
approximate amounts of 43 and 0.4 mg for sulfates
and 0.12 and 0.27 mg for chlorides, respectively.

The higher heating values of non-metal components
presented in Table 1 show plastic grommet and paper
materials as the components with the highest heating
values in AA batteries. Fig. 2(c) presents the contribu-
tion of each component to the total lower heating value
of the battery estimated as explained before. According
to these results, the cathode is the main contributor to
the energy released by batteries on combustion and it ac-
counts for 66.7% of the total heat generated in the pro-
cess. The anode is the second contributor to the
exothermic behavior of the batteries. This effect is due
to the highly exothermic oxidation reaction of
Zn — ZnO that amounts to about 5335J g ! of zinc
(Perry and Green, 1997).

Fig. 2(d) shows the main metals in batteries expressed
as a percentage of the mass of all metals determined.
These percentages were calculated using the average val-
ues of the determinations carried out and are shown in
Table 4. Manganese and zinc account for 58.8% and
37.3% of the metals present in batteries, respectively.
Copper, nickel and chromium have still reasonable per-
centages, but all other metals evaluated, i.e., As, Cd, Co,
Hg, Pb, Sb, Si, Tl and V, are found in trace amounts.

The contribution of the different components to the
overall amount of each one of the heavy metals is pre-
sented in Fig. 3. As shown, the cathode collector con-
tributes substantially to the concentration of As, Cd,
Co, Cr and Ni, whereas the anode collector is the main
contributor to the concentration of Cu, since it is
responsible for 99.8% of its total amount. As expected,
the cathode and the anode contribute the most manga-
nese and zinc, respectively 99.8% and 92.0% of its total.
Cathode and anode collectors contribute 33.1% and
30.5% lead, and 76.4% and 23.6% thallium, respectively,
although both total amounts of these metals are very
small. Fig. 2(e) shows the contribution of each compo-
nent to the total amount of heavy metals. The anode
and the cathode have the higher contribution with
34.2% and 60.1% of the total, respectively.

These data are compared with data published in the
literature (Hurd et al., 1993;Linden, 1995), according
to Table 5, for both new and post-consumer batteries.
The mass percentage of the anode in actual batteries
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Fig. 3. Contribution of components for the AA spent alkaline batteries content in some metals.

shown in the 4th column was obtained by subtraction
due to the variability found in the determinations for
moisture content.

The present data is closer to that given for past post-
consumer batteries than for new batteries. The only
exceptions are metal and anode contents whose values
are closer to those given for past new batteries. For
post-consumer batteries, almost all of the components’
values differ significantly from our data. The cathode
and the anode have higher relative mass in actual batter-
ies in contrast with the other secondary components that
contain and support those active elements. Only the an-
ode collector has a similar percentage. Therefore, we can
conclude that a great change took place in the composi-

tion of these batteries over the years. The values re-
ported in 1993 for the percentage of metals differ
greatly for new and post-consumer batteries. These are
smaller for Cu, Mn and Zn and higher for Fe and Hg
in post-consumer batteries. Compared to our data, the
actual percentages of heavy metals are significantly
smaller with special emphasis on mercury, as expected.
The percentages of Cu, Mn and Zn in actual post-
consumer batteries are close to those given in 1993 for
new batteries.

The typical composition of the cathode in 1995
(Linden, 1995) was 79-85% MnO,, 7-10% graphite,
7-10% KOH (aqueous 35-52%) and 0-1% of optional
binding agent, indicating for MnO, and C values
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Table 5

Comparison of the results of this work with data from the literature (Hurd et al., 1993; Linden, 1995)

Material/component (%)

Data from the literature

Present work

Post-consumer

New Post-consumer
Plastic 4.09 3.29 1.94
Metal 28.74 37.27 19.9
Paper 5.02 4.6 0.96
Brass (anode collector) 1.96 1.99 1.86
Cathode 37.61 39.23 54.66
Anode 22.58 13.62 20.69*
Element (%)
As 0.0002 0.0005 0.000089
Cd 0.00026
Co 0.0036
Cr 0.098 0.1335 0.040
Cu 1.38 0.0071 1.2
Fe 16.92 32.73
Hg 0.012 0.483 0.000016
In <0.0009 <0.0009
K 4.17 2.56 2.73°
Mn 22.82 2.88 22.9
Ni 0.3695 0.4323 0.28
Pb 0.0085 0.004 0.0051
Sb 0.0019
Si 0.0036
Sn <0.0011 0.0171
Tl 0.0060
v <LD
Zn 17.25 9.69 14.5

# Obtained by balance.
® In anode, cathode and separators.

higher than those now obtained. The presence of sul-
fates, Na and Fe, among others, in the manganese
dioxide used in alkaline batteries was also comparable
to the sulfates content above the value now obtained.
For the anode, the 1995 composition was 55-70% zinc
powder, 25-35% KOH (aqueous 35-52%), 0.4-2% gel-
ling agent, 0-2% ZnO, 0-0.05% inhibitor and 0-4%
mercury. Some impurities, namely Cd, Fe, Ag and Cu,
were listed for zinc powder. Compared to the actual
composition, the zinc content is substantially higher
and purer, since it is around 81% of the anode with no
traces of cadmium and copper. Mercury in the actual
mercury-free batteries is also at non-detectable levels in
the anode.

More recent data about the composition of alkaline
batteries (Watson, 1999) also show some discrepancies
with our data. There is a significant difference of
about 52% in the tin-plated brass; we obtained
0.44 g compared to 0.29 g/battery from the producer
data. Other differences observed in structural compo-
nents include nickel, KOH, steel can, carbon in the
cathode and PVC whose values are 45.8%, 27.0%,
18.4%, 17.9%, respectively, lower than those reported.
Producer data does not refer to the PA base material
of the plastic grommet or to the Pb, Cd and Hg,
which were detected at low levels of 1.2, 0.06 and

0.004 mg/battery in this work. Other metals, such as
Cu and Cr were not referred to by the reported data.
Zinc and manganese are only 8.6% less and 3.0%
more than the values reported by the producer. Most
of these differences may be attributed to the natural
variability in methodologies for sampling and chemical
analyses. Some other discrepancies could be related to
manufacturer improvements with respect to both envi-
ronmental and technical performance. For example, as
one of the manufacturing tendencies is lightweighting
batteries, it is not unusual that a 19.5% lower weight
was found for the steel can in the more recent batter-
ies used in this work.

Despite all of this progress, the data confirms that
spent batteries are a highly alkaline waste with several
metals in metallic form as well as in metal com-
pounds. Some of them are expected to be partially re-
leased during the disposal or treatment option used
for this waste stream, usually either landfilling or
incineration.

Acknowledgments
The authors acknowledge the financial support from

Fundacdo para a Ciéncia e a Tecnologia, under the re-
search project POCTI/1999/CTA/35616.



476 M.F. Almeida et al. | Waste Management 26 (2006) 466-476

References

Almeida, M., Pinho, S., 2001. Digestdo sob pressdo de residuos solidos
e liquidos. Método interno. LEPAE-FEUP, Porto, Portugal.

American Public Health Association, 1992. American Water Works
Association & Water Environmental Federation, Gravimetric
Method with Ignition of Residue. 4500 — SO3~C. Standard Meth-
ods for The Examination of Water and Wastewater. Washington,
DC.

American Society for Testing and Materials, 1992. Standard Practice
for Dissolving Polymer Materials. ASTM D5226-92, Annual Book
of ASTM Standards, American Society for Testing and Materials.

Bassett, J., Denny, R., Jeffery G., Mendham, J., 1981. VOGEL.
Analise inorganica quantitativa, pp. 256, 350. Editora Guanabara,
S.A., Rio de Janeiro.

Brunner, C., 1994. Hazardous Waste Incineration. McGraw-Hill Inc.,
New York, pp. 311.

English Department of the Environment. Booklet Method D. Mercury
in soils, sediments and related materials by flameless atomic
absorption spectrophotometry — Tentative method.

Hurd, J.D., Muchnick, D.M., Schedler, M.F., Mele, T., 1993.
Recycling of Consumer Dry Cell Batteries. Noyes Data Corpora-
tion, New Jersey.

Linden, D., 1995. Handbook of Batteries. Chapter 10. Alkaline-
manganese Dioxide Cells, second ed. McGraw-Hill Inc., New
York.

Moran, M.J., Tsatsaronis, G., 2000. Engineering thermodynamics. 1.4
Combustion. In: Kreith, Frank (Ed.), The CRC Handbook of
Thermal Engineering. CRC Press LLC, Boca Raton, pp. 62-63.

Watson, Neil, 1999. Personal Communication on Batteries Composi-
tion. DURACELL®, Global Business Management Group,
England.

Perry, R.H., Green, D., 1997. Perry’s Chemical Engineers’ Handbook.
Section 2. Physical and Chemical Data, Heats and Free Energies of
Formation, seventh ed. McGraw-Hill Inc., New York, pp. 194.

Sundqvist, J.O., 1999. Life cycles assessments and solid waste —
Guidelines for solid waste treatment and disposal in LCA. AFR-
Report 279, Swedish Environmental Protection Agency,
Stockholm.

Tchobanoglous, G., Theisen, H., Vigil, S.A., 1993. Integrated Solid
Waste Management. Engineering Principles and Management
Issues. McGraw-Hill International Editions, pp. 80.

United States Environmental Protection Agency, 1982. In: Test
Methods for Evaluating Solid Waste, Physical/chemical Methods
SW3846, second edn.Method 7000A — Atomic Absorption Methods
Office of Solid Waste and Emergency Response, Washington, DC.






CAPITULO 3

ESTUDO LABORATORIAL DE ALGUMAS EMISSOES
RESULTANTES DA QUEIMA DAS PILHAS

Resumo

A avaliacdo quantitativa de emissfes provenientes da incineragéo é essencial quando estudos
de Avaliacdo do Ciclo de Vida (ACV) consideram este processo como uma solucdo de fim de
vida para alguns residuos. Assim, o objectivo deste trabalho é quantificar as principais
emissfes gasosas produzidas quando pilhas alcalinas usadas sao incineradas. Com este
objectivo, as pilhas foram mantidas durante 1 hora a 1273 K num tubo de aco refractario
mantido num forno eléctrico horizontal com controlo de temperatura. Numa das extremidades
desse tubo a entrada de um fluxo de ar constante assegura a presenca de oxigénio e conduz
as emissBes gasosas a um sistema de filtro seguido por um conjunto de dois borbulhadores
contendo uma solugéo aquosa de 10% (v/v) de acido nitrico. Apés cada conjunto de ensaios 0s
teores de enxofre, cloretos e metais (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl e Zn) foram
analisados tanto nas solucdes obtidas na lavagem do tubo de aco como nos borbulhadores. O
enxofre, cloretos e metais foram quantificados por gravimetria de sulfato de bario, método de

Volhard e espectrometria de absorcao atémica, respectivamente.

As emissfes de zinco, o metal mais emitido, representam cerca de 6,5% do teor de zinco das
pilhas. As emissdes de manganés (cujo 6xido € o principal componente do catodo) e de ferro
(do colector catédico) sao insignificantes quando comparadas com a sua quantidade nas pilhas
alcalinas AA. O mercirio é o metal das pilhas com mais elevada volatilidade e foi captado
mesmo no segundo borbulhador. A quantidade de cloretos captada corresponde a cerca de
36% do cloro existente no invélucro de PVC das pilhas. Uma parte consideravel do HCI
formado na incineracdo do invélucro de PVC é neutralizada com KOH, éxidos de zinco e de
manganés e, por isso, ndo é totalmente libertado no gas. Algumas das emissfes séo
previsiveis através de uma analise termodinamica de dados, a temperaturas na gama de 1200-
1300 K tendo em conta a composi¢do das pilhas. Esta analise foi feita para a maioria das
reacgOes possiveis entre os componentes das pilhas, bem como entre eles e a atmosfera

envolvente e estdo razoavelmente de acordo com os resultados experimentais.

-3.1-



CAPITULO 3
ESTUDO LABORATORIAL DE ALGUMAS EMISSOES RESULTANTES DA QUEIMA DAS PILHAS

Os resultados obtidos mostram o papel das pilhas alcalinas no processo de limpeza de gases
acidos resultantes da incineracdo, por reaccdes de neutralizagdo de alguns dos seus
componentes. Portanto, a ACV de pilhas alcalinas usadas, no processo de incineracdo de

residuos soélidos urbanos, deve considerar esta contribuicdo.
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The quantitative evaluation of emissions from incineration is essential when Life Cycle Assessment (LCA)
studies consider this process as an end-of-life solution for some wastes. Thus, the objective of this work is
to quantify the main gaseous emissions produced when spent AA alkaline batteries are incinerated. With
this aim, batteries were kept for 1 h at 1273 K in a refractory steel tube hold in a horizontal electric fur-
nace with temperature control. At one end of the refractory steel tube, a constant air flow input assures
the presence of oxygen in the atmosphere and guides the gaseous emissions to a filter system followed by
a set of two bubbler flasks having an aqueous solution of 10% (v/v) nitric acid. After each set of experi-
ments, sulphur, chlorides and metals (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl and Zn) were analyzed
in both the solutions obtained from the steel tube washing and from the bubblers. Sulphur, chlorides and
metals were quantified, respectively, using barium sulfate gravimetry, the Volhard method and atomic
absorption spectrometry (AAS).

The emissions of zinc, the most emitted metal, represent about 6.5% of the zinc content in the batteries.

Emissions of manganese (whose oxide is the main component of the cathode) and iron (from the cathode
collector) are negligible when compared with their amount in AA alkaline batteries. Mercury is the metal
with higher volatility in the composition of the batteries and was collected even in the second bubbler
flask. The amount of chlorides collected corresponds to about 36% of the chlorine in the battery sleeve
that is made from PVC. A considerable part of the HCI formed in PVC plastic sleeve incineration is neu-
tralized with KOH, zinc and manganese oxides and, thus, it is not totally released in the gas.
Some of the emissions are predictable through a thermodynamic data analysis at temperatures in the
range of 1200-1300 K taking into account the composition of the batteries. This analysis was done for
most of potential reactions between components in the batteries as well as between them and the sur-
rounding atmosphere and it reasonably agrees the experimental results.

The results obtained show the role of alkaline batteries at the acid gases cleaning process, through the
neutralization reactions of some of their components. Therefore, LCA of spent AA alkaline batteries at the
municipal solid waste (MSW) incineration process must consider this contribution.

© 2008 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

LCA methodology may be used to support either small domestic
spent batteries flow management options or MSW disposal alter-
natives where batteries are present. High temperature processes,
for example, loading spent batteries in iron blast furnaces and
MSW incineration, are argued as good practices for managing this
type of wastes. The lack of data on this subject and the need to fol-
low a LCA approach is recognized even for the development of new
legislation (Labouze and Monier, 2003).

With the objective of assessing the environmental impact
resulting from incineration of spent AA alkaline batteries, this pro-
cess was simulated on a laboratory scale. The tests took place in a

* Corresponding author. Tel.: +351 22 5081787; fax: +351 22 5081447.
E-mail address: mfa@fe.up.pt (M.F. Almeida).

0956-053X/$ - see front matter © 2008 Elsevier Ltd. All rights reserved.
doi:10.1016/j.wasman.2008.03.011

tubular oven where batteries were heated in air and off-gases col-
lected for emissions quantification, thus seeking confident results
to fulfill the lack of data on the behavior of batteries in incineration
processes. Previously to this work, a chemical and physical charac-
terization of the target batteries was made, in order to provide up-
to-date information about this waste stream. These results were
presented in a previous paper, and they may help in understanding
some of the transformations that occur during the incineration
process (Almeida et al., 2006).

The previous results indicated that spent AA alkaline Duracell®
batteries have an average weight of 23.5 g, of which 8.5% is mois-
ture content. The most meaningful components are a cathode, with
MnO,, graphite and potassium hydroxide, a nickel-plated steel can
as cathode collector, and an anode containing zinc, zinc oxide and
potassium hydroxide as electrolyte. Other components in the bat-
teries are: one separator and one cap (both in steel), a tin-plated
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brass as anode collector, a PVC plastic sleeve, a polyamide grom-
met, a cardboard insulator, and a paper and a cellophane separator
(Almeida et al., 2006).

An incineration plant is operated in such a way that the gas
resulting from the process is raised, after the last injection of com-
bustion air, in a controlled and homogeneous fashion and even un-
der the most unfavorable conditions, to a temperature of at least
1123 K (European Parliament and Council, Directive 2000/76/EC,
2000). Thus, the incinerator furnace temperature for MSW is gen-
erally above 1150K, most of the time in the range of 1200-
1300 K. When batteries are loaded into such a furnace, they inevi-
tably suffer some deep transformations. One of the most expected
changes comes from the 2 g of moisture contained in the batteries
that is suddenly transformed into 2500 ml of steam. Consequently,
batteries explode, thus exposing the internal components to the
furnace oxidant atmosphere, since on average incinerators operate
with an overstoichiometric amount of air.

Some of the changes in batteries may be anticipated through
the oxidation reactions as shown in Table A.1 (Appendix) and
may explain part of the emissions during the MSW incineration
process. Other emissions come from the chloridizing reactions be-
tween HCl, formed by combustion of PVC sleeve, and some metals
and oxides present in the batteries, as seen in Table A.2 (Appendix).

2. Experimental

The laboratory system used to simulate the incineration of bat-
teries is depicted in Fig. 1. It includes an electric furnace, with tem-
perature control, holding a Cr-Ni refractory steel tube of 54 mm
internal diameter. At one end of the tube a constant air flow input
of 200N ml min~! assures the presence of oxygen inside and
guides the generated emissions to the other end of the tube. There,
a filter of 0.7 pm pore size is placed just before the polymeric tube
connection for two sequential bubbler flasks. These flasks are filled
with 100 ml of 10% (v/v) HNO3 aqueous solution where bubbling
gas is dispersed through sintered ceramic disks. Five experiments
of 10 batteries each were performed. Each battery was kept inside
the furnace at 1273 K for 1 h. A blank test with no batteries was
carried out at the same temperature, holding the refractory steel
tube for 10 h. The off-gases were cleaned exactly in the same
way through the system and the solutions obtained were analyzed
as described below for the tests with batteries.

Prior to loading batteries into the furnace, they were cross-cut
into two pieces at the middle lengthwise and placed in an open
kaolin container in order to avoid the contact with the internal wall
of the refractory steel tube. This procedure also prevents contami-
nation of the internal steel tube walls by the potential projections
resulting from any explosion, since steam from moisture can be
smoothly released through the two open cross-cut extremities of
the battery. Furthermore, using a fixed length container that is
pushed always at the same distance through the tube assures that
all batteries take the same position inside the furnace.

Each experiment started with heating the furnace up to 1273 K.
Once at this temperature, the input air end of the tube was
screwed-off and the container with the two cross-cut pieces of
the battery was pushed inside the tube to the middle length of
the furnace. A few seconds later the top of the tube was screwed-
on, the air input turned on and the off-gases start flowing through
the collection system, i.e., the filter and the two sequential bubbler
flasks. After keeping the battery at 1273 K for 1 h, the furnace was
cooled to ambient temperature, the air flow was off and the con-
tainer with battery carefully removed. The procedure was then re-
peated for the other batteries of the experiment (total of 10
batteries). At the end of each experiment, the refractory steel tube
was taken off and 200 ml of fresh 10% (v/v) HNO3; aqueous solution
was used to methodically wash both its inner walls and the filter.
The solution from each bubbler flask was added to 50 ml of fresh
10% (v/v) HNO3 aqueous solution used to wash the flask and the
connection tube. The emissions of each experiment of 10 batteries
were thus collected in 3 aqueous solutions of 10% (v/v) HNOs: (i)
200 ml from washing the inner walls of the refractory steel tube
and the filter; (ii) 150 ml obtained by adding 100 ml from the first
gas washing flask with 50 ml of solution used to wash the flask
and the piece of tube between it and the filter; and (iii) 150 ml ob-
tained with the 100 ml of solution in the second flask and the 50 ml
of solution from washing the flask and the piece of tube between
flasks. These three solutions with volumes of 200, 150 and 150 ml
were named Furn, Fk1 and Fk2, respectively.

The sulfur content in these solutions was determined as sulfate
using a gravimetric method (American Public Health Association,
1992). Chlorides were quantified using the Volhard method (Bas-
sett et al., 1981). Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Fe, Ni, Pb, Sb, Tl and Zn were
quantified by AAS using the direct aspiration method (USEPA,
1982). Hg and As were also quantified by AAS, using, respectively,
the cold vapor generation and the hydride generator techniques
(USEPA, 1982). The amount of each element was calculated
through the respective solution concentration and volume, cor-
rected for the values of the blank test. When the element in the
solution was below the detection limit of the method of analysis,
its concentration was taken as the mean value of the interval [0-
detection limit].

3. Results and discussion

Table 1 shows the values corresponding to the blank test. De-
spite the furnace tube material being refractory steel with high
content in Fe, Cr and Ni, and 0.05% Cu, 0.1% Mn, only negligible
amounts of all these metals were found in Furn solution. Most of
the values in Table 1 are the average between zero and the detec-
tion limit of the respective element, therefore not detected. Table 2
shows emissions per kg of batteries for the five sets of experiments,
the respective mean values and ranges. These values were already
corrected for those shown in Table 1. Fig. 2 presents the emissions
distribution in the experimental off-gas collection system.

Fig. 1. Laboratorial test set-up to simulate incineration of the alkaline batteries - tubular furnace and bubblers flasks.
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Table 1

Emissions from blank test performed during 10 h at 1273 K (in mg; As and Hg, in pg)
Emission Furn Fk1 Fk2

Neorm 0.75 0.75 0.75
Cl 0.68 0.68 0.68
As 1.29 0.03 0.03
Cd 0.00 0.00 0.00
Co 0.01 0.01 0.01
Cr 0.18 0.00 0.00
Cu 0.01 0.00 0.00
Fe 0.50 0.00 0.00
Hg 0.45 0.50 0.26
Mn 0.09 0.00 0.00
Ni 0.00 0.00 0.00
Pb 0.03 0.01 0.01
Sb 0.03 0.03 0.03
Tl 0.02 0.02 0.02
Zn 1.11 0.03 0.01

The italicised values correspond to solutions where the amount determined was
below the detection limit of the quantification method used (for computation
purpose the concentration considered was half of the detection limit).

Table 2
Emissions from alkaline AA Duracell® batteries (mg kg~ of batteries, except As and
Hg expressed in pg kg 1)

Emission  Exp 1 Exp 2 Exp3 Exp4 Exp5 Mean Range
Now 47.9 79 39.6 19.1 28.7 28.6 7.9-47.9

Cl 1714 2180 1920 2239 1743 1959 1714-2239
As N.D. 0.08 0.64 2.12 N.D. 0.57 N.D.-2.12
Ccd 0.26 0.19 0.19 0.36 0.30 0.26 0.19-0.36
Co 1.44 0.15 0.20 0.11 0.05 0.39 0.05-1.44
Cr 34 119 299 32 32 103 32-299

Cu 1.63 1.54 5.10 4.21 7.06 3.91 1.54-7.06
Fe 1795 92 96 135 60 436 60-1795
Hg 16.85 23.78 1.47 N.D. 2.55 8.93 N.D.-23.78
Mn 315 21 21 12 37 81 12-315

Ni 8.91 0.45 0.50 0.87 043 223 0.43-8.91
Pb 16.67 12.46 7.86 2416 1499 1523 7.86-24.16
Sb 0.27 0.08 N.D. N.D. N.D. 0.07 N.D.-0.27
Tl 0.67 0.61 0.47 0.34 0.11 0.44 0.11-0.67
Zn 17082 10440 8794 6130 5387 9567 5387-17082

N.D., not detectable.
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Fig. 2. Distribution of five experiments average emissions in the three washing
solutions of the experimental off-gas collecting system, respectively furnace (Furn),
first bubbler flask (Fk1) and second bubbler flask (Fk2).

As seen, most of the emissions were collected at the refractory
steel tube whose off-gases outlet extremity remained always be-
low 420 K. The significant exception is mercury, most of which is

collected at the first washing flask and a smaller amount at the sec-
ond flask. This is not unexpected, since this metal boils at 629 K,
and has significant vapor pressure at temperatures below 420 K.
Hg(II) chloride has still higher volatility than the metal, therefore,
once produced through reaction 64 (see in Appendix) near batter-
ies, it can be transported far away from the 1273 K hot zone along
the cleaning system. Mercury emitted and collected corresponds
only to about 5.3% of the battery content.

Fig. 2 depicts relatively high emissions for Sb and Tl collected at
the two washing flasks. This is because of the assumption that their
concentration in the solutions is the middle of range between zero
and the respective detection limit. In fact, the total emission is
small if compared to the analytical method sensitivity limit. These
two elements are present as traces, mainly at the batteries cathode
and cathode collector, and have a reasonable vapor pressure at
1200-1300 K either as chlorides, oxides or metals whose formation
is demonstrated possible according reactions 22-24 and 58-61 in
Tables A.1 and A.2.

Chlorides are important emissions in the combustion of batter-
ies. Most of HCI results from PVC sleeve combustion (see Eq. (1)
in Appendix), and, being a gas at ambient temperature, it should
be collected outside of the refractory steel tube. However, exper-
imental results show that most of chlorides condensate at the
tube walls and at the filter, that indicating lower volatility than
HCL. Therefore, some of these chlorides are not HCl but are vola-
tile salts that result from reaction of HCl with other components
in the batteries. Some of the possible chloridizing reactions
shown in Table A.2 are those having negative AG®, i.e., reactions
30-34, 36-39, 42, 43, 47, 49-53, 56-62, 64, and 65. Reactions
32, 36 and 49 require a reducing atmosphere to occur, which
may happen in relatively short periods of time during the labora-
tory incineration process because of the constant air flow through
the steel tube (in an MSW incinerator it may happen for short
periods and in limited areas taking into account that in average
incinerators operate with an overstoichiometric amount of air).
Other reactions, despite AG°<0, are practically unfeasible due
to the lack or scarcity of one of the reactants, for example, reac-
tion 42 that requires improbable chromium (VI) oxide as reactant.
Possible, but very improbable, are the reactions with AG®> 0 un-
less integrated in an overall chain of reactions with AG°<O0.
Therefore, the chloridizing reactions that better explain chlorides
that condensate at the refractory steel tube walls and at the filter
are those involving HCl and the most abundant components in
batteries, namely Zn, ZnO, Mn304, Fe, KOH and Cu (from tin-pla-
ted brass anode collector). However, KCl is the less volatile of
those possible resulting chlorides and it has no significant vapor
pressure at the temperatures tested. The mean value for the chlo-
rides collected at the off-gas cleaning system is 1.96 g kg~! of bat-
teries, which corresponds to 36.4% of the chlorine present in the
PVC sleeve (assuming that PVC contains about 55% Cl). Therefore,
most of the HCI generated at the combustion process of the PVC
sleeve seems to be neutralized and retained by reactions with
components present in the batteries there remaining as metallic
chlorides, mainly with KOH of the electrolyte through reaction
65 (Table A.2).

Zinc is the metal most emitted by burned batteries. Despite the
important amount emitted (about 9.6 g per kg of batteries), it rep-
resents only about 6.5% of the zinc contained in the batteries. Most
of it comes from unspent metallic zinc on the anode that is vapor-
ized at 1179 K, further oxidized according to reaction 1 (Table A.1).
ZnO condensates on the inner walls of the refractory steel tube and
some particles may be transported up to the filter, as shown by the
respective bar in Fig. 2. However, due to reactions 30 and 31, some
of it may be released as zinc chloride, perhaps the small amount of
zinc that is found in the first washing flask, since zinc chloride is
more volatile than zinc.
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Iron was practically all collected at the refractory tube at levels
significantly higher than in the blank test. Most probably, values
emitted are the result of reactions 33, 34 and 36, between HCI from
PVC sleeve combustion and iron from the cathode collector
protected by the sleeve, therefore both reactants very close of each
other. Outside steel can shows high potential of reaction, mostly
through reaction 9 (Table A.1), as demonstrated by an experiment
carried out where a 42.5% weight increase was observed when this
material was held for 1 h at 1273 K in atmospheric air. Although in
less favorable conditions, through reactions 33, 34 and 36 (Table
A.2), iron at the refractory steel tube may react with HCl released
from PVC combustion, too. In this case some of the values found
in the Furn solution may not totally correspond to iron emissions
from batteries.

Although Fig. 2 shows some traces of nickel collected in the two
washing flasks Fk1 and Fk2, these small amounts are a conse-
quence of the computation method that still considers its presence
when in concentration below the detection limit in both the solu-
tions. Nevertheless, as seen in Fig. 2, it was found in detectable lev-
els in the refractory tube, contrary to the blank test observations.
Perhaps, it is a consequence of reaction 37, between HCl resulting
from PVC sleeve combustion and nickel coating from the nickel-
plated steel cathode collector. As the refractory steel tube has a
very high percentage of Ni, an interaction between it and the HCI
from the sleeve combustion could also be considered, in this case
generating false emissions from batteries.

Most of the chromium emissions are found at the steel tube
at levels significantly higher than at the blank test as indicated
by Fig. 2. Furthermore, all the tests with batteries indicate trans-
port of a small amount of chromium to the first washing flask.
Therefore, the cause for these emissions must be found in the
composition of the batteries. Eqs. (16) and (18) (Table A.1) and
the volatility of the respective formed oxides may offer some
explanation to that fact. KOH from electrolyte has vapor pressure
of about 2.6-8.3 kPa in the range of 1200-1300 K, that makes the
released caustic vapor able to contact with chromium bearing
components of the batteries and that in the refractory steel tube.
Chromium in contact with oxygen is known to be predominantly
oxidized to Cr,05 through reaction 15. This chromium sesquiox-
ide may react with KOH through Eq. (27), giving potassium chro-
mate. As this salt is very soluble in water, when the inner wall of
the refractory tube is washed, it brings chromium into the wash-
ing solution at levels higher than in the blank test. Therefore, it
is probable that most of chromium found in the washing steel
tube solution results from its reaction with KOH vapor and not
from any reaction with chromium bearing components of
batteries.

Manganese is almost all collected inside the refractory tube at
levels significantly higher than at the blank test. However, these
values are insignificant when compared to the manganese content
in the batteries. Since both manganese and its oxides do not vola-
tilize appreciably at 1273 K, the probable cause for the values re-
ported as emissions is the manganese chloride resulting from
reaction 32, between HCl from sleeve combustion and manganese
oxide present in the cathode. Non-perceptible projections from the
cathode to the refractory steel tube walls could justify false manga-
nese emissions, too.

On average, lead emissions represent about 1.27% of total lead
in the batteries, corresponding to approximately 57.5% of its con-
tent on the PVC sleeve. Reaction 50, between the two reagents both
present in the PVC plastic sleeve, releases volatile PbCl, that may
explain its partial transport to the first washing flask.

Copper is the main element on the anode collector practically
representing all existing copper in the batteries and shares 8.6%
of all metal components on them (Almeida et al., 2006). The
amount of copper released is comparatively insignificant and a

small fraction of it is washed out at the first flask. Reactions 43
and 44, between HCI from the PVC sleeve and copper on the anode
collector may explain its presence in the off-gases and its origin in
the batteries.

Cadmium may be released due to its high volatility as metal as
well as a result of reactions 56 and 57. The emissions of cadmium
correspond to about 10.2% of the total estimated as present in AA
alkaline batteries.

Approximately, 1.1% of cobalt in batteries is released as chlo-
rides, probably due to reactions 52 and 53.

Arsenium may be released as element, oxide or chloride,
according to reactions 21 and 22. These emissions correspond only
to 0.05% of the element content found as trace in batteries.

Soluble sulfur present in batteries is reported as sulfates. It
was mainly detected at the cathode composition and it only rep-
resents about 0.37% of its total weight. Sulfur in other compo-
nents was not analyzed in the characterization work (Almeida
et al,, 2006). Thus, the sulfur emissions here computed cannot
be compared with its content in the batteries. Anyway, these val-
ues are significant, and, probably, may correspond to sulfur re-
leased during the cathode coal combustion or some other
combustible fraction, for example, paper components. In fact, sul-
fur originated from sulfates is improbable due to the fact that
most of the sulfates are stable and do not decompose significantly
at temperatures below 1273 K. Any hypothetic unstable sulfate
salt present at either the anode or cathode would be decomposed
in SO3 and its oxide counterpart, and, following, its sulfur stabi-
lized with KOH from impregnated electrolyte through reaction
29, in the form of K,SO,, thus retained at the batteries and not
released during the heating cycle.

Due to reactions 29 and 65, as well as others between SOy, HCI
and either manganese oxides or zinc oxides, for example, reactions
31 and 32 (and others not referred to in (Appendix), the components
of alkaline batteries must be considered useful reactants for clean-
ing the acid gases produced at the MSW incinerators. About 80%
of the sulfur emitted during the combustion of alkaline batteries
is collected as condensate salts in the zones of the off-gas treatment
system above 470 K, meaning a high acid neutralizing potential of
some of the components in the batteries. This aspect must be taken
into account to carry out the life cycle analysis of batteries at the
incineration disposal process, since it means that less neutralizing
alkaline reagent is needed for the cleaning gas treatment.

4. Conclusions

The incineration of spent alkaline batteries at MSW incinerator
plants is not generally considered an appropriate method of dis-
posal for this residue, since it wastes recyclable materials and it
is a source of gaseous emissions that must be cleaned by the off-
gas treatment systems. Mercury, the most volatile trace element
in alkaline batteries, as well as mercury (II) chloride resulting from
chloridizing reactions with HCl produced in the combustion of
chlorinated materials, like PVC plastics, both increase the gas
cleaning difficulties experienced at the MSW incineration plants.
Mercury released from batteries will contribute generally with a
reduced amount of the metal that must be captured by the incin-
erator cleaning system.

Although HCI is usually formed when chlorinated materials
burn, most of the HCI from the PVC plastic sleeve combustion com-
bines with KOH and metals in the batteries to form salts with low-
er volatility than HCL It is expected that about 36% of chlorides
resulting from the combustion of alkaline batteries in MSW incin-
erators are as condensates on the fly ashes collected by the off-gas
treatment system; the remaining chlorides, representing more
than 60% of chlorine in the PVC plastic sleeve, enter the composi-



346 M.F. Almeida et al./ Waste Management 29 (2009) 342-349

tion of bottom ashes in the form of very stable metallic chlorides,
for example, KCI.

Zinc is with no doubt the most emitted metal from spent batter-
ies due to vaporization of metal still present in the anode, its
oxidation to ZnO and subsequent particles formation. Most of the
zinc in the alkaline batteries fed to a MSW incinerator will be found
in the bottom ashes, except that in small particles of ZnO that are
carried on the gases by a mechanical carrying action. A small por-
tion in the form of zinc chloride obtained by the thermodynamically
feasible combinations of HCl with both the metal and ZnO (either in
the anode or from anodic zinc vaporization and oxidation) can use
the fly ashes as a nucleus for its condensation, therefore it is trans-
portable far way from the furnace. Although the experimental tests
indicate 6.5% of Zn in batteries as zinc emissions, this percentage is
strongly dependent on the use of batteries, since it influences the
relative percentages of zinc metal and zinc oxide in the anode mate-
rial at the moment of incineration. Furthermore, MSW fed into an
incinerator furnace generates HCI from a large spectrum of other
chlorinated materials usually present in its composition, namely
PVC materials, therefore influence the intensity of chloridizing
reactions producing ZnCl, and its percentage in the fly ashes.

Manganese, another abundant metal in batteries as oxide, gives
no appreciable gaseous emissions and practically all of it will be
found in the MSW incinerator bottom ashes as oxide. Traces of
manganese chlorides can be found in the fly ashes as a result of
the reactions between HCl and manganese oxides present in the
cathode of batteries.

Practically, all iron from the outside steel can of the alkaline
batteries will be recovered with other iron scrap in the bottom
ashes through a magnetic selection procedure typically used in
the MSW incinerating plants. However, much of the iron in the
steel cans will be strongly oxidized in the burning process origi-
nating a less valuable iron scrap. Only a low amount of iron can
be chloridized and the respective iron chloride further conden-
sates on the fly ashes.

Fly ashes may also have traces of lead, copper and other less
volatile metals in the batteries, mainly due to chloridizing reac-
tions with HCI that form their volatile chlorides; mechanical carry-
ing actions of small ash particles from the burning process of
combustible materials containing the metals as impurities, pig-
ments or fillers can add negligible amounts of those metals to
the composition of fly ashes.

The presence of chromium in the MSW incinerator fly ashes due
to the incineration of batteries is improbable, since it may have
found some thermodynamic support only in the oxidizing reac-
tions to the less frequent Cr(VI) and Cr(IV).

KOH from the batteries’ electrolyte can be vaporized at the tem-
peratures found at the MSW incinerator furnace operation. Some of
it, after condensation, can participate in unwanted reactions with
materials of the furnace grate, furnace liner materials and boiler
walls, therefore shortening useful life cycle of these components.

Despite this possibility, KOH, as well as zinc metal and in a less
amount both zinc and manganese oxides in the anode and cathode
have the role of neutralizing agents of HCl and SO, gases. KOH, too,
combines with CO, very easily, and thus contributes to decrease
greenhouse impact of the incineration process. These positive ac-
tions of the alkaline batteries in the incineration process must be
balanced with the other effects when one wants to assess advanta-
ges and disadvantages of this disposal process, namely through life
cycle analysis.
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Appendix A

When an alkaline battery is heated at 1200-1300 K under oxi-
dant atmosphere, most of the reactions among its components,
as well as between them and the gases, may be anticipated
through thermodynamic data (Knacke et al., 1991). The purpose
of this appendix is to use some of the thermodynamic information
to help to explain emissions of batteries on the experimental tests
carried out, as well as at the MSW incineration process.

Al. PVC

PVC from the batteries sleeve is a chlorinated hydrocarbon with
chloride content in the range of 55-60% of dry mass or above. PVC
is never used alone, but always mixed with heat stabilizers, lubri-
cants, plasticizers, fillers, and other additives to make processing
possible (Ullmann’s Encyclopedia of Industrial Chemistry, 2002).

Combustion of chlorinated hydrocarbons can be described by
Eq. (1) (Vovelle, 2000):

CH,Cl, + X0, — xCO; + zHCl + (y — z)/2H,0. (1)

For y > z, as in the case of PVC, the thermodynamically preferred
combustion chlorinated product is HCl. Combustion of chlorinated
compounds may be associated with the formation of potentially
toxic byproducts. These byproducts include chlorinated alkenes
as well as chlorinated aromatics, chlorinated dioxins and furans
(Vovelle, 2000).

A.2. Polyamide

Polyamide, on the plastic grommet of batteries, is a family of
polymerized hydrocarbons with methylene groups and carbona-
mide groups with nitrogen, where C and H content depend on
the monomer starting material (Ullmann’s Encyclopedia of Indus-
trial Chemistry, 2002). Therefore, polyamide combustion will gen-
erate CO,, H,0, N, and some NO,, particularly NO, whose amount
is strongly dependent on the so-called fuel nitrogen that is nitro-
gen chemically bound in the fuel. The extent of fuel nitrogen con-
version to NOy is nearly independent of molecular structure, but
strongly dependent on the level of nitrogen compounds in the fuel
and on the local combustion conditions, i.e., stoichiometry and
temperature (Vovelle, 2000). The thermal and prompt mechanisms
of NO formation will have a reduced importance in the formation
of NO, in polyamide combustion. From the point of view of NO for-
mation, the level of temperature in MSW incinerator furnace is
low, and in the low-pressure flames, NO levels due to prompt for-
mation mechanisms are typically less than 1 ppm (Vovelle, 2000).

A.3. Coal and paper

Graphitic carbon on the cathode, as well as other from card-
board, paper and cellophane, will burn according to reaction 25
(Table A.1). Under reducing conditions carbon dioxide may react
with carbon to generate CO following the well-known Boudouard
reaction C+CO, —» 2CO whose AG® is about —38.7 and —56.1 kJ,
respectively at 1200 and 1300 K (Coudurier and Hopkins, 1985).
Despite these values, the rate of this reaction is not very important
at these temperatures. Hydrogen in hydrocarbons will burn, pro-
ducing water as in reaction 26 (Table A.1).

A4. Zinc
Even at temperatures below its boiling point, zinc vapor pres-

sure is already very important, as may be seen through equation
Pzn=—6.85/T —1.255logT+9.46 (Darcy, 1986). So, metallic
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Table A.1
Oxidation reactions with elements in the alkaline AA Duracell® batteries®
No. Reaction AG500 k AGi300 k m.p., K B.p., K m.p., K
1 Zn+1/2 0, —» ZnO —224.8 —204.4 693 1179 2243
2 2MnO, — Mn,03 + 1/20, B D 803 Decomp. 1361
3 3Mn,03 —» 2Mn304 + 1/20, 11.7 4.4 1361 Decomp. 1835
4 3Mn,03 + CO — 2Mn304 + CO, -167.3 —-166.1 1361 Decomp. 1835
5 3Mn,03 + C - 2Mn304 + CO —206.6 —222.6 1361 Decomp. 1835
6 Mn,03 + 3CO — 2Mn + 3CO, 113.4 113.6 1361 Decomp. 2083
7 Mn304 + 4CO — 3Mn + 4C0O, 253.7 2534 1835 Decomp. 2083
8 Mns04 +4C — 3Mn +4CO 96.6 27.2 1835 Decomp. 2083
9 2Fe +3/20;, — Fe;03 -510.5 —485.7 1809 3158 1730
10 Sn + 0, — Sn0, -331.7 -3114 505 2873 1893
11 Cu+1/2 0, - CuO —49.8 —41.6 1358 2842 1364
12 2Cu+1/2 05 - Cuy0 -81.0 -73.8 1358 2842 1517
13 Ni+1/2 O, - NiO -132.2 -123.8 1728 3169 2228
14 Pb+1/2 0, - PbO —100.7 -93.5 601 2020 1897
15 2Cr +3/20; — Cr03 —825.5 —800.3 2130 2952 2603
16 Cr+3/20, — CrOs -210.8 —203.5 2130 2952 470
17 Cr+1/2 0, » CrO 58.8 48.9 2130 2952 €
18 Cr + 0, - CrO, -117.6 —-120.3 2130 2952 <
19 Co+1/2 0, —» CoO —-149.4 —142.5 1768 3200 2103
20 Cd+1/2 0, » CdO -121.2 -101.6 594 1039 1755
21 Asg + 30, - As4Og -731.1 —682.4 1090¢ 875 582°¢
22 2Sb +20;, — Sby04 —452.6 —412.6 904 1858 1524
23 4Sb + 30, — Sb40¢ —770.2 -726.8 904 1858 928
24 2Tl +1/20, — T1,0 —78.7 —78.2 577 1744 852f
25 C+0; - CO, —397.3 —397.5 - 4055 216.4%
26 H, +1/2 0, —» H,0 —182.0 -176.4 15.9 204 273
27 4KOH + Cry03 +3/205 — 2 K5CrOy4 —432.8 —426.4 679 1589 1250
+2H,0 2603 - 273
28 2KOH + CO; — K;CO5 + H,0 —72.7 —65.8 679 1589 1173
29 2KOH + SO3 — K,S04 + H,0 -333.6 -322.7 679 1589 13420

2 Melting point (m.p.) and boiling point (b.p.) of reactants in columns 5 and 6; m.p. of main reaction product in column 7.

> Decomposes to Mn,0; at 803 K.
€ Vapor in equilibrium with Cr,03.
4 At 4140 kPa.

€ B.p. 670 K.

f B.p., 1257 K.

& At 500 kPa; b.p. 194.7.

" Decomposes at 2379 K.

powdered zinc in the anode will be vaporized and carried on as one
of the gaseous components in the off-gas stream. However, as zinc
is a very reactive element, it combines with oxygen according to
reaction 1 (Table A.1) to produce zinc oxide. Since this compound
is solid at temperatures below 2248 K (Coudurier and Hopkins,
1985), zinc in the off-gases transforms into fine particles of zinc
oxide.

ZnO in the anode stays as such at the experimental furnace
refractory steel tube and at the furnace grate of MSW incinerator,
in this case incorporating bottom ashes. However, ZnO may also
participate in reactions with other components in batteries or in
MSW. Reactions 30 and 31 (Table A.2) produce ZnCl, that is more
volatile than Zn, and, consequently, is carried on the gases. These
chloridization reactions with HCl or other chlorides are more prob-
able than chlorination reactions with Cl, generated through hydro-
gen deficient processes of combustion or the known Deacon
reaction: 2HCl +1/20, —» Cl, + H,0 favored by excess of air and
low temperatures (Vovelle, 2000). Zinc may participate in other
reactions at the incinerator and some of them can contribute to
the cleaning gas process.

A5. KOH

KOH has melting and boiling points, respectively, at 683 and
1600 K (Ullmann’s Encyclopedia of Industrial Chemistry, 2002).
This compound has partial vapor pressure of 2.58 and 8.28 kPa at
1200 and 1300 K, respectively (Knacke et al., 1991). Such pressure
is of the same order of magnitude of water vapor at about 295 and
315 K (Sinnot, 1993). Thus, KOH can be evaporated in some exten-

sion reacting with other substances, namely those present in the
off-gas flow. Reaction 28 (Table A.1) with CO, is foreseen, since car-
bon dioxide is an abundant component on the combustion process
of organic matter and hydrocarbons. Reaction 29 (Table A.1) with
sulfur oxide and reaction 65 (Table A.2) with chloridric acid both
contribute to fix these pollutants in very stable compounds. Reac-
tion 27 (Table A.1) with chromium sesquioxide is the basis of
potassium chromate production, a very soluble specie of Cr(VI).

A.6. Manganese

In the alkaline batteries cathode exist simultaneously the main
initial manganese oxide MnO, as well as Mn3Qy, as a result of man-
ganese dioxide transformation through the electrochemical reac-
tion to produce electricity. The first oxide is stable until 770K,
Mn,03 up to 1250 K and Mn304 until 1900 K (Atimtay and Harri-
son, 1998). So, on heating batteries, the natural tendency is
MnO, to be changed into Mn,03, at 770 K, according to reaction
2 (Table A.1) and, following, into Mn304,above 1250 K, according
to reaction 3 (Table A.1). The graphite present in the cathode
may increase the rate of such transformations both as C and as
CO. In the first case, a close contact between the two solid reagents
must be achieved in order to make possible the reduction reaction;
in the second reaction, since CO is a gas, the contact between it and
manganese oxide has better conditions to occur. Thus, reactions 4,
5,6, 7 and 8 (Table A.1) can be considered for manganese oxides in
the cathode. Therefore, almost all the manganese is on the cathode
as Mn304 at 1200-1300K or as other manganese compounds
resulting from reactions with components in the MSW or gener-
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Table A.2

Chloridizing reactions and other reactions with elements in alkaline AA Duracell® batteries®

No. Reaction AG500 k AGi300 k m.p., K B.p., K
30 Zn + 2HCl + 1/20, — ZnCl, + H,0 —249.6 —232.7 591 1004
31 Zn0 + 2HCl - ZnCl, + H,0 -249 -28.3 591 1004
32 Mn304 + 6HCI + CO - 3MnCl, + 3H,0 + CO, -158.4 -140.9 924 1509
33 Fe + 2HCI + 1/20, — FeCl, + H,0 —183.6 -169.0 950 1293
34 Fe + 3HCI + 3/40, — FeCl; + 3/2H,0 -196.5 -183.5 577 604
35 Fe,05 + 6HCl — 2FeCl; + 3H,0 1174 118.7 577 604
36 Fe,03 + 4HCl + CO — 2FeCl, + 2H,0 + CO, -35.8 -22.7 950 1293
37 Ni + 2HCI + 1/20; — NiCl, + H,0 -106.5 -99.0 1304° 1228
38 NiO + 2HCI - NiCl, + H,0 25.7 24.8 1304° 1228
39 Cr + 3HCI + 3/40, — CrCl; + 3/2H,0 —244.2 -230.1 1088 1279
40 Cr,0; + 6HCl — 2CrCl; + 3H,0 337.0 340.0 1088 1279
41 Cr,03 + 4HCl + CO — 2CrCl, + 2H,0 + CO, 185.1 195.2 1088 1576
42 CrO; + 2HCl — CrOCl, + H,0 -159.4 —147.8 ¢ 390
43 Cu +HCl +1/40, — CuCl + 1/2H,0 -3.2 -8.0 709 1482
44 Cu +2HCI + 1/20, — CuCl, + H,0 - 6834 -

45 Cuy0 + 2HCl — 2CuCl + H,0 74.5 57.9 709 1482
46 CuO + 2HCl - CuCl, + H,0 - 683¢ -

47 Sn + 2HCl + 1/20; — SnCl, + H,O -198.0 -191.9 520 885
48 Sn0; + 4HCl — SnCl, + 2H,0 70.2 77.5 240 382
49 SnO; + 2HCl + CO — SnCl, + CO, + H,0 -45.4 -51.1 520 885
50 PbO + 2HCI - PbCl, + H,0 -783 -77.5 774 1223
51 Pb + 2HCl + 1/20, — PbCl, + H,0 -179.1 -170.9 774 1223
52 Co + 2HCl + 1/20, — CoCl, + H,0 -141.3 -127.2 994 1354
53 Co +3HCl + 3/40, — CoCl; + 3/2H,0 -933 -79.7 € -

54 Co0 + 2HCI — CoCl, + H,0 8.2 153 994 1354
55 CoO +3HCl +1/2 0, — CoCl3 + H,0 371.9 397.0 € -

56 Cd + 2HCl + 1/20, — CdCl, + H,0 —683.0 —688.1 842 1236
57 CdO + 2HCl - CdCl, + H,0 —65.3 —65.7 842 1236
58 Tl + HCI + 1/40, — TICI + 1/2H,0 -73.0 —69.2 704 1083
59 TI,0 + 2HCl — 2TICl + H,0 —202.5 —207.8 704 1083
60 Sb + 3HCI + 3/40, — SbCl; + 3/2H,0 -902.5 -932.0 346 496
61 Sb40¢ + 12HCI — 4SbCl; + 6H,0 -125.6 -102.7 346 496
62 As4 + 12HCI + 30, — 4AsCl3 + 6H,0 —652.7 —-580.0 263 403
63 As40g + 12HCI — 4AsCl; + 6H,0 78.4 102.4 263 403
64 Hg + 2HCl + 1/20, — HgCl, + H,0 —61.6 —45.1 550 576
65 KOH + HCl — KCI + H,0 —146.4 —145.3 1045 1714

@ Melting point and boiling point of main product at columns 5 and 6.
® Decomposes.

¢ Known as gas.

4 Decomposes into CuCl + Cl,.

¢ Known as gas.

ated at the batteries themselves. One of them is reaction 32 (Table
A.2), which generates MnCl,, with a vapor pressure of 4.35 kPa at
1200 K.

A.7. Iron

Steel components, most of it iron, are oxidized through reaction
9 (Table A.1). An experiment with a steel can heated at 1273 K for
1 h gave a mass increase of 42.5%, meaning a high rate of the oxi-
dation process. Iron sesquioxide cannot be chloridized in oxidant
atmospheres as indicated by reaction 35 (Table A.2). On the con-
trary, in a reducing atmosphere, the production of FeCl, is possible,
as reaction 36 (Table A.2) indicates. The direct chloridization of
iron is possible both to produce FeCl, and FeCls, although this last
is favored due to the higher volatility of the iron compound
formed, as seen in reactions 33 and 34 (Table A.2).

A.8. Copper and tin

Yellow brass is a well-known copper alloy with about 60% Cu
that melts around 1198 K. Tin on the surface of the tin-plated brass
anode collector melts at 505 K and tin is a traditional alloying ele-
ment in copper alloys, therefore relatively miscible with it. Accord-
ing to reaction 10 (Table A.1), tin not incorporated into brass will
be transformed into SnO,. This oxide cannot be chloridized in oxi-

dant atmospheres as demonstrated by reaction 48 (Table A.2). The
same does not occur in reducing atmospheres, as shown by reac-
tion 49 (Table A.2), which produces Sn(II) chloride. Direct chloridi-
zation of tin is possible in oxidant atmospheres as indicated by
reaction 47 (Table A.2). Copper may also be oxidized through reac-
tions 11 and 12 (Table A.1), the second being more feasible than
the first, which forms cupric oxide. This oxide decomposes into cu-
prous oxide at the 1200-1300 K range of temperature. Copper oxi-
des chloridization through reactions 45 and 46 (Table A.2) is not
thermodynamically feasible. For the latter, thermodynamic data
were not found to calculate the respective AG° in the range of
1200-1300 K, since CuCl, decomposes into CuCl and Cl,. Direct
chloridization of copper is possible, as demonstrated in reaction
43, Near the surface of the brass, a small part of zinc carrying out
some copper will be lost by vaporization and oxidized on the gas
or on the surface of melted brass. This fuming phenomenon is well
known at non-ferrous foundries.

A.9. Nickel

Nickel metal present in the batteries is oxidized to NiO, accord-
ing to reaction 13 (Table A.1). This oxide is not chloridizable as
shown in reaction 38 (Table A.2). On the contrary, reaction 37
shows that nickel metal can be directly chloridized under oxidant
conditions.
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A.10. Lead

Lead will be oxidized following reaction 14 (Table A.1), and this
oxide may be chloridized through reaction 50 (Table A.2), as well
as the lead metal, as shown in reaction 51.

A.11. Chromium

Chromium on the surface of steel components may have the
four oxidation possibilities given by reactions 15, 16, 17 and 18
(Table A.1). Cr,03 production is by far the most feasible, followed
by CrOs; and then by CrO,. The latter two oxides are gases at
1200 and 1300 K, contrary to the first that melts only at 2603 K.
Chloridization of chromium oxides is only possible to produce chr-
omyl chloride, as indicated by reaction 42, since reactions 40 and
41 (Table A.2) are not thermodynamically feasible. Chromium also
can be directly chloridized, as seen in reaction 39.

A.12. Cobalt

Cobalt in steels may be oxidized through reaction 19 (Table A.1)
and chloridized through reaction 53. Chloridization of the oxide is
not feasible either to produce CoCl, or CoCls. This latter chloride is
not known as a solid compound, but only in the gaseous state.

A.13. Cadmium

Cadmium, known as a normal impurity present in zinc, coming
from its primary raw sulfide materials, is also present in the batter-
ies as trace. It may suffer oxidation through reaction 20 (Table A.1).
As Cd boiling point is 1039 K, a certain amount of it will be oxi-
dized on the gas flow after vaporization. Cadmium chloride may
be produced from both Cd and CdO, as indicated by reactions 56
and 57 (Table A.2).

A.14. Arsenium

As40g gas can be produced similarly to reaction 21 (Table A.1)
from the As,, Ass, As, and As species in the gas at 1200 and
1300 K, in which the first is predominant. Chloridization of arse-
nium may be done directly from the metal, as seen in reaction
62 (Table A.2), since As,O¢ is more stable than As(IIl) chloride in
oxidant atmospheres.

A.15. Antimonium

Antimonium may be oxidized through reactions 22 and 23 (Ta-
ble A.1), the second producing a gaseous compound at 1200 and
1300 K. Even Sb,04 has a non-negligible vapor pressure of 0.11
and 1.06 kPa, respectively, at those temperatures. Antimonium
may be chloridized both directly as metal and Sb40g¢, according
to reactions 60 and 61 (Table A.2).

A.16. Thalium

Vapor pressure of thalium is 0.55 and 2.01 kPa at 1200 and
1300 K, respectively. Reaction 24 (Table A.1) with oxygen produces
Tl,0 whose boiling point is 1257 K. Thus, thalium may be released
into the gases as oxide or metal that is further oxidized. Thalium
chloride may be obtained through reactions 58 and 59 (Table A.2).

A.17. Mercury

Mercury is a highly volatile metal whose boiling point is 629 K.
Its oxide is unstable and decomposes at temperatures below
1200 K. Mercury (II) chloride is obtainable through reaction 64 (Ta-
ble A.2), and it is more volatile than the metal form. The Hg,Cl,
chloride, whose melting point is 655 K, decomposes into Hg and
HgCl,, the only stable chloride at higher temperatures. High vola-
tile organic compounds of mercury, such methyl mercury can be
formed under reducing conditions.

A.18. Sulfur

Sulfur in oxidant atmospheres may be present as SOs, SO, SO
and S,0, the first two being the dominant species. From a thermo-
dynamic point of view, SO3 is the most favorable sulfur oxide at
temperatures below 1073 K. Thus, SO, is the predominant oxide
in the range of 1200-1300 K. Other species may also exist under
reducing conditions, as, for example, CS, and COS.
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CAPITULO 4

ESTUDO LABORATORIAL DO POTENCIAL DE
LIXIVIACAO DAS PILHAS

Resumo

Com o objectivo de quantificar o potencial impacto ambiental da deposicdo em aterro de pilhas
alcalinas usadas foram efectuados duas séries de quatro e dois ensaios de lixiviacao,

respectivamente.

Na primeira série os testes foram realizados em colunas cheias com pilhas, quer inteiras quer
transversalmente cortadas, utilizando agua desionizada ou solucdo de acido nitrico como
agente de lixiviagdo. Num primeiro conjunto de ensaios foi seguida a norma NEN 7343, com
circulacdo do lixiviado em circuito aberto, de baixo para cima, ao longo da coluna. Estes
ensaios foram alargados a outra etapa de lixiviagdo onde o lixiviado circula na coluna em
circuito fechado. Foram periodicamente retiradas amostras das solucdes de lixiviacdo para
determinacdo de pH, condutividade, densidade, potencial redox, sulfatos, cloretos e metais
pesados (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sh, Tl e Zn).

Os resultados mostraram que a quantidade total de substancias lixiviadas em testes com pilhas
cortadas foi mais elevada do que com as pilhas inteiras; zinco e sulfatos foram as substancias
mais presentes nas soluc@es de lixiviagdo. De um modo geral, a quantidade de substancias
dissolvidas em circuito aberto é mais elevada do que em circuito fechado devido ao efeito de

saturacdo da solugdo e da auséncia de adicdo de solucéo fresca.

Os resultados foram comparados com os teores de metais nas pilhas e com os limites legais
para a aceitacdo em aterro (Decisdo 2003/33/CE e do Decreto-Lei 152/2002). Nenhum dos
metais foi significativamente dissolvido relativamente ao seu teor nas pilhas, excepto Hg.
Apesar das diferencas entre o procedimento experimental utilizado e o estabelecido na
legislacdo (mistura, tempo de contacto e granulometria), a comparacdo dos resultados obtidos
com as pilhas cortadas, usando agua desionizada, com os limites legais, mostraram que as

pilhas estudadas poderiam ser considerados residuos perigosos.

-4.1 -
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Na segunda série foram realizados dois ensaios de lixiviagdo, um com pilhas inteiras e outro
com pilhas cortadas transversalmente. Em ambos o0s casos foi seguido o procedimento
estabelecido na norma NEN 7343, usando lixiviado de um aterro de residuos sélidos urbanos
(RSU) como solucao de extraccao. Foram recolhidas sete frac¢des correspondentes a uma
razdo cumulativa de liquido/sdlido (L/S) de 0.1 a 10.0. As frac¢Bes foram caracterizadas em
termos de pH, condutividade, potencial redox, densidade, sulfatos, cloretos, As, Cd, Co, Cr, Cu,
Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sh, Tl e Zn.

Os resultados mostraram que a influéncia das pilhas alcalinas na composicdo do lixiviado varia
com a sua integridade fisica e com a relacdo L/S, e diversas variagGes foram observadas ao
longo dos testes. O pH e o potencial redox do lixiviado aumenta como resultado do contacto
com as pilhas, em particular o pH nos ensaios com as pilhas cortadas. A densidade e a
condutividade do lixiviado ndo se alterou significativamente com as pilhas inteiras, em contraste

com o ensaio com as pilhas cortadas.

-4.2-
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Four different leaching tests were carried out with spent alkaline batteries as an attempt to quantify the
environmental potential burdens associated with landfilling. The tests were performed in columns filled
up with batteries either entire or cross-cut, using either deionized water or nitric acid solution as lea-
chant. In a first set of tests, the NEN 7343 standard procedure was followed, with leachant circulating
in open circuit from bottom to top through columns. These tests were extended to another leaching step
where leachant percolated the columns in a closed loop process.

Leachate solutions were periodically sampled and pH, conductivity, density, redox potential, sulphates,
chlorides and heavy metals (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl and Zn) were determined in the
samples.

The results showed that the total amount of substances leached in tests with cross-cut batteries was
higher than with entire ones; zinc and sulphates were the substances found the most in the leachate solu-
tions. In general, the amount of substances dissolved in open circuit is higher than in closed loop due to
the effect of solution saturation and the absence of fresh solution addition.

Results were compared with metal contents in the batteries and with legal limits for acceptance in
landfill (Decision 2003/33/CE and Decree-Law 152/2002). None of the metals were meaningfully dis-
solved comparatively to its content in the batteries, except Hg. Despite the differences in the experiment
procedure used and the one stated in the legislation (mixing, contact time and granulometry), the com-
parison of results obtained with cross-cut batteries using deionized water with legal limits showed that
batteries studied could be considered hazardous waste.

© 20009 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

Since its introduction in the early 1960s, the alkaline-manga-
nese dioxide batteries have gained a dominant position in the por-
table batteries market due to the advantages of the alkaline
system. The total weight of portable batteries sold in the East
and West Europe in 2003 was about 164,000 tonnes, of which
50,197 and 99,138 were zinc-carbon and alkaline batteries, respec-
tively (30.5% and 60.3% of the total annual sales) (EPBA, 2008).

Several changes have occurred on these batteries since then, the
most significant being the gradual reduction of the mercury con-
tent in the anode. Considered as a major source of mercury in mu-
nicipal solid waste (MSW) in the past, alkaline batteries no longer
contain deliberately added mercury and the mercury possibly

* Corresponding author. Tel.: +351 225 580 192; fax: +351 225 090 351.
E-mail addresses: sxara@esb.ucp.pt (S.M. Xard), jdelgado@intervirmais.pt (J.N.
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3 Tel.: +351 225 081 670; fax: +351 225 081 440.

0956-053X/$ - see front matter © 2009 Elsevier Ltd. All rights reserved.
doi:10.1016/j.wasman.2009.03.010

found on them comes from the impurities of the other components
materials. They are therefore called as mercury-free. This trend,
which was aided by a substantial improvement in the reliability
of cell materials resulting from reduced impurity levels, was driven
by worldwide concern over the environmental impact of the mate-
rials used in batteries (Linden, 1995).

The disposal of spent batteries became a subject of discussion
due to the presence of metals that have been recognized to have
negative effects on human health and the environment. Despite
recycling having become an important option for spent batteries,
they are generally discarded mixed in Municipal Solid Waste
(MSW), which is either incinerated or landfilled. In Portugal, be-
tween 2004 and 2006, more than 13% of the number of batteries
and accumulators existing in the market were collected for recy-
cling (Ecopilhas, 2007), meaning that a significant amount were
discarded with MSW. In 2005, about 65% of the mixed waste col-
lected in Portugal were confined in landfills and 20% were inciner-
ated (Instituto do Ambiente, 2006), which means that the main
destination of used batteries in Portugal is still the landfill. Envi-
ronmental impact studies on the disposal of some types of batter-
ies in MSW management systems do not indicate that such



2122 S.M. Xard et al./ Waste Management 29 (2009) 2121-2131

disposal practices pose significant threat to the environment. This
is also the case for alkaline batteries (Xara et al., 2001). Some ear-
lier studies concluded that disposal practices such as incineration
and landfilling appear to be safe and adequate (Institute for Risk
Research, 1992). However, conditions considered in these evalua-
tions do not cover all the variables of the disposal options. Also,
the characteristics of the batteries are not the same as in the past.
Therefore, accurate information and up to date data about the
behavior of all the types of waste, including alkaline batteries,
are required to better evaluate the environmental impact of waste
management practices.

The knowledge available on the behavior of products or materi-
als in landfills includes information from field studies, experiments
simulating landfill environment or specific processes in landfills,
such as leaching or degradation, as well as theoretical modeling
of landfills.

Karnchanawong and Limpiteeprakan (2009) evaluated the hea-
vy metal leaching from spent household batteries disposed in mu-
nicipal solid waste performing bach leaching test and simulated
landfill lysimeter tests. The results showed that the type of battery
influenced the heavy metal concentration in the leached solutions.
The lysimeter experiment results illustrated that at lower pH levels
more metals are leached than at higher pH levels. The increasing
amount of batteries disposed in landfills can contribute to the
leaching of more metals, specially Mn and Zn, in to the environ-
ment. These results indicate that the direct disposal of spent
households batteries in to MSW landfill can increase the heavy
metals contents in the landfill leachate. Agourakis et al. (2006)
studied the leaching potential of alkaline batteries, in a soil col-
umn, particularly the behavior of zinc and manganese, using a
solution simulating acid rain, during one year. The results showed
that the leaching of alkaline batteries cause enrichment of 70 and
11 times the Zn and Mn concentration of the topsoil, respectively.
Additionally, leaching of electrolyte (KOH) from batteries increased
the soil pH in the contaminated column. Slack et al. (2005) focused
his work on the assessment of data concerning the presence of haz-
ardous chemicals in leachates as evidence of the disposal of HHW
(Household Hazardous Waste) in municipal landfills. In this work,
cadmium, nickel, zinc, copper, lead, chromium and mercury were
the heavy metals identified in MSW landfill leachates that could
be partially traced back to the batteries in the wastes. Panero
et al. (1995) performed a releasing test using an acetic acid solu-
tion as the extracting liquid, with several batteries samples. Cad-
mium and nickel levels present in the leaching solution were
below the accepted limits for disposal in landfills (0.02 and 2 mg/
1, respectively). An opposite situation occurred for the concentra-
tions of zinc and manganese which were greater than the fixed
limits (0.5 and 2 mg/l, respectively). The work presented by IRR
(1992) discusses the issues relating to used dry-cell battery dis-
posal practices, their potential impact on the environment, the po-
tential risks to humans and offers recommendations for what is
considered as acceptable disposal practices for used household
batteries. Risks to the environment from battery disposal by land-
filling and incineration are not likely to be significant. Thus, most
household batteries may be safety disposed of in municipal land-
fills or municipal incinerators.

This work aims at quantifying the leaching potential of several
inorganic substances on most popular alkaline batteries formats in
Portugal through laboratorial leaching experiments in order to be
able to predict the possible emission factors of those batteries in
a landfill and consequently, the associated emission. The tests were
carried out in two steps with different conditions. The objectives
were to cover the several conditions batteries can experience in a
landfill - they can be on the top layers of waste and be contacted
by the leachate first or they can be on the lower layers and when
the leachate contacts them it has already contacted other batteries,

therefore it has already dissolved some components from other
batteries. In the last case, a situation of quasi-equilibrium is likely
to occur.

The results obtained were used to identify the type of landfill
where spent batteries can be deposited according to European
and Portuguese legislation, respectively Decision 2003/33/CE and
Decree-Law 152/2002. These types of waste are classified as inert,
non-hazardous and hazardous, also using information related with
the characteristics of their leachate.

The determination of emission factors and emissions associated
with the disposal of waste in landfills is important for LCA studies
on specific products.

2. Experimental

The batteries used in this work were spent alkaline batteries,
format AA, from Duracell®, with expire date of March 2003, from
a central collection site in the city of Porto where they were stored
in a drum with other different types of household batteries. The
batteries in the central collection site come from street collection
containers spread all over the city, from collection points located
on commercial areas and are also delivered directly there by inhab-
itants. The target batteries have been characterized using both
information from literature and laboratorial tests (Almeida et al.,
2006), namely concerning average weight, moisture content, ash
content, zinc and zinc oxide on anode, manganese on cathode,
other metals, potassium hydroxide on the internal components
and heating values for papers, anode and cathode. Before any
experiments were carried out, batteries were washed with deion-
ized water and dried to remove external impurities that could exist
on the surface.

Four different leaching tests were carried out in cylindrical ac-
rylic columns with 31.0 cm length and 5.4 cm internal diameter,
each one filled up with 47 batteries (Fig. 1). Tests 1 and 2 were per-
formed with entire batteries, the first with a nitric acid solution at
pH 4, and the second one with deionized water. In Tests 3 and 4,
cross-cut batteries were used, respectively, with nitric acid solu-
tion at pH 4 and deionized water. The tests were carried out in
two steps with different conditions, designated Step 1 and Step 2.

2.1. Step 1 - Leaching tests using NEN 7343 standard

In Step 1, the methodology proposed by NEN 7343 standard was
followed. The aim of this column test is to simulate the leaching of
inorganic components from powdered and granular materials in an
aerobic environment as a function of the ratio between liquid and
solid (L/S) over a range varying from 0.1 to 101 per kg of dry mat-
ter. The value L/S can be related to a timescale so that, based on the
results of the column test, an opinion can be formed on the time-
dependence of the leaching of a material under practical conditions
(Nederlands Normalisatie - Instituut, 1995).

In this column test, fresh leaching solution is continuously flow-
ing through each vertical column from bottom to top using a peri-
staltic pump with a controlled flowrate proportional to dry weight,
according to the standard. At the bottom and top of each column
there were, respectively, a pre-filter and a pre-filter followed by
a 0.45 pum pore size filter, in order to avoid that particles were car-
ried on outside the column.

Samples were collected after set quantities of leaching liquid
have passed through the column, corresponding to cumulative L/
S ratios of 0.1, 0.2, 0.5, 1.0, 2.0, 5.0 and 10.0 l/kg of dry sample -
these leachate fractions were collected in a graduated cylinder that
was replaced when the liquid volume reached the defined L/S ratio.

All the samples were characterized in terms of pH, conductivity,
density, redox potential, sulphates, chlorides and metal elements -
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Fig. 1. Column filled with batteries.

As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl and Zn. Conductivity and
redox potential were measured with a Testo 252 instrument using
electrodes Type 11 and 6, respectively. The values of redox potential
at 25 °C given by the rugged glass electrode, previously calibrated
with a standard solution, are referred to the Ag/AgCl pair. A Metr-
ohm 632 pH-meter was used for pH measurement. Density was
determined weighing a known volume of solution. Sulphates were
quantified by the gravimetric method (American Public Health
Association, 1992) and chlorides using the Volhard method (Bassett
et al., 1981). Metals were determined by Atomic Absorption Spec-
trometry (AAS) with a UNICAM model 969 equipment, after filtra-
tion of the solutions through a 0.45 pm pore size filter, and
acidification to pH 2 with concentrated nitric acid. Cd, Co, Cr, Cu,
Mn, Fe, Ni, Pb, Sb, Tl and Zn were quantified by AAS using the direct

aspiration method (United States Environmental Protection
Agency, 1982). Hg and As were also quantified by AAS, using,
respectively, cold vapour generation and the hydride generator
techniques (United States Environmental Protection Agency, 1982).

For each substance (sulphates, chlorides and metals) the
amount leached was calculated using the respective sample con-
centration and volume. When the substance in the solution was
below the detection limit of the analytical method, it was consid-
ered as nil. The detection limits for the different substances are:
As and Hg, respectively, 0.32 and 1.2 pg/l; Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mn,
Ni, Pb, Sb, Tl, Zn, sulphates and chlorides, respectively, 0.032,
0.081, 0.05, 0.041, 0.060, 0.029, 0.063, 0.10, 0.37, 0.30, 0.013, 10
and 9 mg/l.

2.2. Step 2 - Leaching tests in a closed circuit

Step 2 began after completing Step 1. Firstly, the volume of
solution remaining in each column was estimated using the weight
of the column in the end of Step 1 (column + batteries + remaining
liquid) and the initial weight of the column (column + batteries).
Each column was connected to a beaker containing a volume of
fresh solution (deionized water or nitric solution with pH 4) 2-
2.8 times the solution volume inside the column, totalizing a vol-
ume in the range of 960-1340 ml. The solution was continuously
pumped in a closed circuit, through the column, using the same
flowrate as in Step 1. Periodically, a set of 250 ml samples (leachate
fractions) were taken from the beaker but only after the amount of
evaporated solution was estimated, weighing the entire system
(column + beaker + connections), and restored with fresh solution.
Tests finished 168 days later, when the amount of substances in
two consecutive samples did not differ meaningfully, totalizing 6
sampling processes, firstly delayed by 3 weeks and the two last
samples with 6 weeks of interval. All samples were characterized
using the methods previously established for Step 1. The cumula-
tive calculations of metals, chlorides and sulphates took into ac-
count the amount leached during Step 1.

3. Results and discussion

The concentration of metals, sulphates and chlorides obtained
in sample solutions from Step 1 and Step 2 are presented in Table
1. Only Cr, Fe, Mn and Zn were detected on leachate fractions from
Step 2. All values below the detection limit were considered nil for
further calculation purposes.

3.1. Step 1 - Leaching tests using NEN 7343 standard

Figs. 2 and 3 present the variation, with cumulative L/S, of pH,
conductivity, redox potential, density, chlorides, sulphates and
metals for Step 1. For chlorides, sulphates and metals the values
presented are cumulative amounts expressed per kg of batteries.
In those figures, curves with all values nil or all except the first va-
lue nil were not represented. The first situation (the concentration
of all fractions below detection limit) occurred in Test 2 for chlo-
rides, in Tests 1 and 2 for As, Cu, Hg and Pb and in all tests for
Co and Sb. The second situation (all except the first value nil) oc-
curred for Ni in Test 2, Cd in Test 3 and Tl in Test 4.

As shown in Fig. 2, the value of pH is clearly higher for cross-cut
batteries leaching tests (Tests 3 and 4) than in the tests with entire
batteries, due to the dissolution of KOH from electrolyte. This high
PH, however, decreases with L/S since the fresh solution passing
through the batteries leads to the dissolution of KOH, decreasing
its availability. In Tests 1 and 2, the pH of the first fraction is mean-
ingfully higher than in fresh solutions, despite the use of entire bat-
teries. Although there is a slight difference in the pH of the fresh



S.M. Xard et al./ Waste Management 29 (2009) 2121-2131

2124

*3]qe12213P 10N ‘N

an an 6 an an an an an L9 L9 an an €1z ¥ 1s9L
aN an aN an aN an an an €l €l an an an €191
an an an an an an an an an aN an an an 7L
an an an an SL vl an an an an an an ) [ IS3L [/3w ‘sapLio[y)
(1i% A 9g 85 89 08 6v1 voe Sle T8¢ (144 L91 L1L ¥ 359
06 611 IS1 €91 SLL o€l L91 vLT 80¢ £7T LTT 9eL 1L €19
T 61 (4} an an an an an an an an zL an z1s9L
9z an an aN €€ anN an an an anN |57 anN anN [ 391 [/8w ‘sareyding
LTO zro vL0 1£0 8€0 1'C S50 9% S 9LL S6E 509 66L ¥ 1s9L
6600 6500 £€0 €20 190 r'e ¥6'0 [ 4 LS eLL abe Tss zL9 €1s9L
€L°0 880 i L60 [ 9¢ 190°0 z€0 610 6500 zL00 70 ¥Z0 z 1891
91 910 810 7500 8L0°0 7800 an £90°0 5600 0£0°0 TL00 610 050 1 3s3L 1/3w ‘uz
an an an an an aN an an an an an aN €€0 ¥ 3s9L
an an an an an an an an an an an an an €7 1353l [/8w L
an an an an an an an an an an an an anN s1533 [I¥ [/8uw ‘qs
an an an an an an an aN an 090 an aN an ¥ 1591
an an an an an an an an 750 LSO L9°0 an an €189L
an an an an an an an an an an aN an an T'13s9L 1/8w ‘qd
an an an an aN an an TL00 110 ST0 6£0 340 340) ¥ 159
an an an an an an an an 8600 74} (0] 0] L¥'0 ¥S0 €891
an an an an an an an an an an aN an ¥90°0 7191
an an an an an an an aN 850 750 S50 650 LLO [ 1591 1/3uw ‘IN
an an an an an €670 €10 1500 0900 8600 110 7o 0€0 ¥ 3s9L
an an aN an anN 8v'0 £€0 690°0 6900 €10 r4%0) 60 G8°0 €591
an an an an an an an an z£0'0 an aN 7£0°0 an 7 Is9L
aN an an an an an an an 1700 1700 1700 6900 110 [ 3531 [/Sw ‘U
an an an an an an vl an an an an Sl e ¥ 359l
an an aN an an an vl el 0'G ST 8T 6¢€ 81 €159L
an an an an an anN anN an anN an an an an T'1389L 1/31 8H
S1'0 aN 7800 8L0°0 ¥1'0 ¥8°0 an an 0Lo 610 120 620 z€0 ¥ 3s9L
an aN L90°0 an an 6%°0 SE0 aN z1o 0z0 120 z€0 LEO €1s9L
190°0 an an an an an an 150 L60 870 vz 0 780 L8O 71591
£L0°0 an an an an zro 810 9L 8L 9£'0 610 910 91 1 3531 1/3w ‘o4
an an an an an an an an £60°0 €10 0z0 z€0 ve0 ¥ 1s9L
an an an an an an an aN 6900 710 610 1£0 LEO €591
an an an an an an an an an aN an an an T'13s9L [/3w ‘n)
an an an an an an an an LS00 an aN an an ¥ 1S9l
an an an an an 8500 an an 7500 an €900 an an €391
anN 6L0°0 aN an ¥L0°0 an €L0°0 an an aN an 9L0°0 an 791
an 1900 an 7500 zL0'0 an 1500 6600 an an 7500 7900 an [ IS3L 1/8w 1)
an an an an an an an an an an an an an $1591 [y [/3w ‘o)
an an an an an an an an an an an an €00 €1s9L
an an an an an an anN an aN an an an an ¥ ' 1391 [/3w ‘py
an an an an an an an an an an SE0 8’8 ve ¥ 1591
an an an an an aN anN an anN an ¥6'0 €8 €€ €159L
aN an aN aN an aN aN an aN an aN an an T'139L 1/81 ‘sy
891 9zl ¥8 €9 i 1z 015001 G006 7070¢C 10F0°L S00F S0 Z00F20 100F L'0
sAep ‘awmn z dais - suonodey) aeydea] 3/ ‘s/1 aanenwin) | dais - suondel eydea] 1S9L sjun ‘adueisqns

o'z da3s pue | days wouy sajdwes ul SIpLIO[YD pue sajeyd|ns ‘s[e3all Jo UOLILIIUIIUO)

1 3lqelL



S.M. Xard et al./Waste Management 29 (2009) 2121-2131

2125

3
o
(7]
E
T 2
o S
°
S
T
5
6 T T T T o
0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0 0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0
L/S (I/kg) L/S (I/kg)
—<—Test]l ---B--- Test2 —A—Test3 ---@--- Test4 —<o—Test1 ---m---Test2 —A—Test3 ---@--- Test4
s
£
s 3
g Z
g
X
3 (=]
°
2
980 T T T T
0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0 0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0
L/S (I/kg) L/S (I/kg)
—o—Test1 ---m--- Test2 —aA— Test3 ---@--- Test4 —<—Test1 ---M--- Test2 —A—Test3 ---@--- Test4
150 _. 4000
) =)
£ LA EE @ o =
o © 3000 -
E 1004 E
2 8
s . ©
§ 50 - -g_
5 e N AR
0 faX ; ; :
0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0 0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0
L/S (I/kg) L/S (I/kg)
—— Test] —A—Test3 ---®-- Test4 —— Test1 ---®--- Test2 —A— Test3 ---®-- Test4
500
4004  ce-ttttovt R b
§ A
S 300 -
£ ) Test 1 entire batteries, nitric acid solution
c 200 1 Test 2 entire batteries, deionized water
N . . . .
100 A Test 3 cross-cut batteries, nitric acid solution
Test 4 cross-cut batteries, deionized water
0 mss—=n T T -
0,0 2,0 4,0 6,0 8,0 10,0
L/S (I/kg)
—o—Test1 ---W--- Test2 —A— Test3 ---@-- Test4

Fig. 2. pH, conductivity, redox potential, density and cumulative amounts of chlorides, sulphates and Zn in leachate fractions from Step 1, expressed as a function of

cumulative L/S.

solutions used in those tests, the pH of the first fraction of Test 2 is
meaningfully higher than in Test 1, showing a possible influence
from electrolyte in the test using water (Test 2), probably due to
the presence of batteries with damaged external surface, allowing
a slow release of KOH that is not neutralized by the water during
the test. In Test 1, the situation could be similar - but to a smaller
extent — during the test period corresponding to the first four frac-
tions, the effect of which is diminished until the fifth fraction,
when it occurs again with more intensity probably due to the cor-
rosive action of the acid. The pH in Test 3 is slightly higher than the

one in Test 4, despite the acidity of the solution used in Test 3,
showing the prevalence of KOH from the cross-cut batteries in
the pH value.

Conductivity of all the fractions in Tests 1 and 2 are in the order
of magnitude of pS cm !, while in Tests 3 and 4 the conductivity of
all fractions are all in the order of magnitude of mS cm™, as a re-
sult of the dissolution of ionic species from the inner components
of batteries. In these tests (3 and 4), the washing effect and the lar-
ger volumes of the final fractions visibly decrease conductivity
with LS.
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Fig. 3. Cumulative amounts of As, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni and Pb, in leachate fractions from Step 1, expressed as a function of cumulative L/S.

In general, density variation with L/S agrees with variation in
conductivity, as it also decreases with L/S, except for the second
fraction of Test 2, where it increases from 992.5 (first fraction) to
1011.1 g/l

The redox potential in the first fraction shows a similarity be-
tween Tests 1 and 2 and between Tests 3 and 4, meaning that, for
this parameter, the batteries condition prevails over the solution
used. This similarity remains for all fractions of Tests 3 and 4
whose redox potential increases with L/S. For these two tests, the
redox potential is always lower than for Tests 1 and 2, showing
the influence of the inner components of the batteries mainly the

alkaline components, as the pH for Tests 3 and 4, as previously sta-
ted, is always higher than for Tests 1 and 2. Tests 1 and 2 have sim-
ilar redox potential until the fourth fraction, with a deep decrease
from second to fourth fraction, when the difference becomes
meaningful and for the last fraction the redox potential is almost
equal. Iron concentration (Table 1) decreases in all tests from the
first to the second fractions, and, then, increases in all the fractions
up to cumulative L/S = 2.0. The redox potential of these fractions
seems to be transitorily controlled through the reaction with the
exposed surface of the batteries (made from steel) from which both
Fe?* and Fe3* could be released. As Fe(OH); solubility product is
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Fig. 4. pH, conductivity, redox potential, and density and cumulative amounts of chlorides and sulphates in leachate fractions from Step 2, expressed as a function of time.

1.58 x 1073°, a very small iron (Ill) amount may remain dissolved
in the solution, even at neutral pH. Under lower redox potential,
more iron may be present in the solution, since Fe(OH), solubility
product is 7.94 x 107!, therefore giving higher Fe?* concentration
than Fe3" for the same pH value (Jackson, 1986). In any case, the
equilibrium concentrations of iron in these solutions are insignifi-
cant, and practically all would precipitate. Thus, it was not surpris-
ing that a ferruginous and gelatinous precipitate was progressively
formed inside the columns, part of it adhering to the walls. Some of
the collected fractions were affected in small extent by such color-
ation. The larger volumes of both nitric and deionized water solu-
tions have longer times of percolation and aeration, so, the redox
potential is mainly controlled by air oxygen that increases until
the last fraction of Step 1.

Sulphates are mainly dissolved in both Tests 3 and 4 (cross-cut
batteries), showing that this anion is clearly dissolved from the in-
ner components of batteries (electrolytic manganese dioxide from

cathode), as very soluble species, which is only affected by its
availability and not by solution characteristic.

The pattern of chlorides dissolution is quite unpredictable,
since one (first), two (fourth and fifth) or three (first, fourth and
fifth) of the seven fractions are responsible for the total amount
of chlorides dissolved in the Tests 1, 3 and 4, respectively, and
for all the others fractions chlorides are not detected. This fact
could in part be explained by a partial degradation of the PVC outer
sleeve of the batteries which contains chloride.

As expected, zinc is meaningfully dissolved in tests using cross-
cut batteries (Tests 3 and 4) where anode is exposed to the solu-
tions. As solutions in Tests 3 and 4 are strongly alkaline (due to
the dissolution of KOH from electrolyte), zinc species in solution
are anionic, resulting from the complexing effect of hydroxil anion.
Under strongly alkaline conditions the predominant species is
Zn(OH):™, also known as zincate (ZnO3). In less alkaline condi-
tions zinc must be dissolved as HZnO;. At pH 9.3 the theoretical
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dissolved zinc in equilibrium with Zn(OH), is only about 0.08 mg/1
(Pourbaix, 1974). Thus, as the pH decreases, the complexing effect
of OH™ also decreases, as well as the dissolved zinc. In consequence,
most of zinc was dissolved until the fifth fraction on both Tests 3
and 4, although the fraction’s cumulative volume corresponds only
to 20% of all the leachate. In Tests 1 and 2, the amount of Zn dis-
solved is insignificant.

Mn is mainly dissolved in Tests 3 and 4, as expected, since in
cross-cut batteries the inner MnO, is easily reached. In these tests,
the cumulative amount of Mn dissolved increases gradually until
the sixth fraction and then noticeably in the last fraction. In Tests
1 and 2 the dissolution of Mn is lower and increases gradually until
the fifth fraction, but after that there is no more dissolution of this
element, even in Step 2.

As, Cu, Hg and Pb are elements whose dissolution is evidently
related with the exposition of the inner components in cross-cut
batteries, as they are only detected in Tests 3 and 4 during this
Step. All of these elements are known to be slightly or moderately
dissolved as anionic species due to the high concentrations of OH"
in strongly alkaline solutions. As is easy and uniquely dissolved in
the first three fractions for both tests. Cu dissolves gradually until
the fifth fraction in both tests. Pb dissolves gradually until the fifth
fraction in Test 3 and until the fourth fraction in Test 4. In Test 3,
the cumulative amount of Hg increases gradually during all the test
and in Test 4 it increases from the first to the second fraction,
remaining constant until the sixth fraction and then increases in
the last one.

Fe and Cr are mostly dissolved in tests using entire batteries. Fe
and Cr are mainly present in the outer components of the batteries,
but the high pH of solutions in Tests 3 and 4, due to KOH dissolu-
tion, and also the presence of anodic metallic zinc, respectively,

S.M. Xard et al./ Waste Management 29 (2009) 2121-2131

inhibits the release of these elements and decreases the concentra-
tion in solution (cementing effect). During the tests it was visible
the presence of iron precipitates inside the columns and the corro-
sion in the batteries exposed steel surface. The cumulative amount
of dissolved iron in Test 1 (nitric acid solution) is always higher
than in Test 2 (deionized water), as expected, due to the pH, as pre-
viously explained.

Ni coating from the external steel surface of the batteries is dis-
solved by slightly acid fractions in Test 1 and quite less by strongly
alkaline fractions in Tests 3 and 4. In the first case, nickel is ex-
pected to be present in the solutions as Ni?*, and in the second
one as HNiO, . At pH around 10, as in the case of fractions from Test
2, nickel, nickel oxides and nickel hydroxide are insoluble (Pour-
baix, 1974).

Cd and T1 are detected as traces only in the first fraction of Tests
3 and 4. Both values are very close to the detection limits of the
analytical methods used. Co and Sb are not detected in all
experiments.

3.2. Step 2 - Leaching tests in a closed circuit

Figs. 4 and 5 present the variation, with time, of pH, conductiv-
ity, redox potential, density, chlorides, sulphates and metals for
Step 2. For chlorides, sulphates and metals the amounts presented
are cumulative and took into account the quantity leached in Step
1. In those figures, curves with all values nil were not represented -
Tests 2 and 3 for chlorides, Test 4 for Cr, Tests 1 and 2 for Mn and
all tests for As, Cd, Co, Cu, Hg, Ni, Pb, Sb and Tl

In this step the pH variation is not as regular as in Step 1, as
shown in Fig. 4. A meaningful increase of the pH in the first sample
(taken 21 days after the beginning of this step) occurred for tests
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Fig. 5. Cumulative amounts of Cr, Fe, Mn and Zn in leachate fractions from Step 2, expressed as a function of time.
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with entire batteries when compared with the pH of the last sam-
ple of Step 1, contrary to tests with cross-cut batteries where the
pH increase is lower. This is probably due to the limited availability
of KOH in entire batteries, which is gradually released as result of
acid corrosion of the external surface of batteries. During this step,
for all tests, pH is varying between 10.2 and 11.9, without mean-
ingful differences between them. However, Test 1 finishes with
pH near 12 and all the others below 11. This means that even with
entire batteries the inner components are dissolved during the
leaching tests as in tests with cross-cut batteries. This effect is
more evident in Test 1 where the nitric acid corrodes the external
case of the batteries in such a way that allows a significant release
of KOH.

The variation in conductivity with time is neglected for all
tests, except for Test 1 where it increases from near 0 to around
8 mS cm ™!, showing the effect of dissolution of internal compo-
nents as previously stated on pH variation analysis. In Tests 3
and 4, the order of magnitude of conductivity is meaningfully low-
er than in Step 1, as a result of the scarcity of ionic species already
dissolved.

In this step, one can consider that until half of the test duration
the density remains almost constant. After that, curves from Tests
1 and 3, as well as 2 and 4, are very close, showing the effect of the
saturation of the solution used regardless of the batteries condition
(entire or cross-cut). For all tests, there is a clear increase in redox
potential with time, probably also due to air exposure. The cumu-
lative amount of dissolved sulphates remains almost constant for
all the tests and similar to the values from the last fractions of Step
1, which means that in this Step there is no additional dissolution,
probably due to the meaningful decrease in sulphates availability
and also to the solutions saturation.

Chlorides are only detected in Tests 1 and 4, whose cumulative
amount increases slightly and then decreases, showing a possible
occurrence of precipitation and/or adsorption. For Test 3, due to
the addition of fresh solution in the beginning of Step 2, the con-
centration of chlorides in the first fraction becomes undetectable.

The cumulative amount of dissolved zinc remains practically
constant with L/S for all the tests. In this step, for Test 3 the cumu-
lative amount of Mn increases from the first to the second fraction
and then decreases, remaining constant until the end of the test
and in Test 4 it decreases until the third fraction and then remains
constant. The decrease in these cumulative amounts is probably
due to the occurrence of precipitation and/or adsorption.

As, Cu, Hg, Pb, Ni, Co, Sb, Cd and TI are not detected in all tests
of this step and there is no meaningful dissolution of Cr and Fe.

Table 2

Total amounts of metals, sulphates and chlorides leached in Steps 1 and 2 of each test.

3.3. Step 1 vs. Step 2

In Table 2 the total amounts of metals, sulphates and chlorides
leached in each test and for each step are presented. The sub-
stances with higher total amount leached (Step1 + Step 2) are Fe,
Zn, sulphates and chlorides in Test 1; Fe, Zn and sulphates in Test
2; Fe, Mn, Zn, sulphates and chlorides in Test 3 and Zn, sulphates
and chlorides in Test 4. In general, the amount leached in Step 1
is always higher than in Step 2, except for Zn and sulphates in Tests
1 and 2 (entire batteries).

3.4. Deionized water vs. nitric acid solution tests and L/S influence

The pH effect (deionized water vs. nitric acid solution) on the
leaching potential of batteries substances, particularly heavy met-
als, is only meaningful in tests with entire batteries, as shown
when comparing the results from test using nitric acid (Test 1)
with the results from test using water (Test 2). With the exception
of zinc, the total amount of leached metals, sulphates and chlorides
in Test 1 is higher than in Test 2 (see Table 3). These results show
that the leaching of these components is dependent on pH, which
in a real context is related to the phase of the landfill. In tests with
cross-cut batteries (tests 3 and 4) the KOH from the batteries inte-
rior approximates the pH of the leaching fractions. However there
is a difference in the leaching potential for the different substances
showing that the influence of the pH is not a critical factor on those
results. The total amount leached of As, Cu, Ni, Zn, sulphates and
chlorides is higher in Test 4 (deionized water) than in Test 3 (nitric
acid solution). Contrarily, the total amount leached of Cd, Cr, Hg
and Pb is higher in Test 3 than in Test 4.

Most components are leached in the first fractions when the L/S
ratio is low. This means that in a landfill batteries will have a more
negative effect when the operation and climacteric conditions fa-
vor this situation.

3.5. Emission factors for the metals

The amount of each metal leached in Step 1 was compared with
the respective amount in the batteries, previously determined (Al-
meida et al., 2006). The ratio of these two amounts allows the cal-
culation of emission factors for the metals (Fig. 6). Only very small
percentages of the metals in the batteries were dissolved by the
percolating leaching solutions in all the four tests, except Hg in
Tests 3 and 4, with 12% and 7%, respectively.

Substance Amount leached (mg/kg batteries, except for As and Hg that are expressed as pg/kg batteries)

Test 1 Test 2 Test 3 Test 4

Step 1 Step 2 Total Step 1 Step 2 Total Step 1 Step 2 Total Step 1 Step 2 Total
As 0 0 0 0 0 0 43 0 43 4.4 0 4.4
Cd 0 0 0 0 0 0 0.0043 0 0.0043 0 0 0
Co 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
Cr 0.55 0.025 0.58 0.36 0.011 0.37 0.071 0.013 0.084 0.057 0 0.057
Cu 0 0 0 0 0 0 0.25 0 0.25 0.29 0 0.29
Fe 8.1 0.056 8.1 2.8 0.061 2.8 2.1 0.021 2.1 0.32 0.39 0.71
Hg 0 0 0 0 0 0 20 0 20 11 0 12
Mn 0.091 0 0.091 0.034 0 0.034 2.1 0.013 2.1 1.0 -0.83 0.17
Ni 1.1 0 1.1 0.0063 0 0.0063 0.44 0 0.44 0.65 0 0.65
Pb 0 0 0 0 0 0 1.0 0 1.0 0.31 0 0.31
Sb 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
Tl 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0.033 0 0.033
Zn 0.39 2.1 25 1.5 2.7 4.2 381 0.82 382 417 0.77 418
Sulphates 13 39 52 1.0 29 30 2135 205 2340 2182 56 2238
Chlorides 11 7 18 0 0 0 20 0 20 122 2 124
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Table 3
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Comparison of the values obtained in Step 1 with the limits stated on Decision 2003/33/CE for L/S = 10 I/kg and Decree-Law 152/2002.

Substance Cumulative amount leached in Step 1 at L/S ratio of  Legal limit of Decision 2003/33/CE for L/S ratio of 10 1/kg (mg/kg dry weight) Legal
10 l/kg limit of Decree-Law 152/2002 (mg/l)
Test 1 Test 2 Test 3 Test 4 Inert Non-hazardous Hazardous

As mg/kg dry weight 0 0 0.0043 0.044 0.5 2 25
mg/l 0 0 0.00043 0.00044 0.1 0.5 1

cd mg/kg dry weight 0 0 0.0043 0 0.04 1 5
mg/l 0 0 0.00044 0 0.1 0.2 0.5

Cr mg/kg dry weight 0.55 0.36 0.071 0.057 0.5 10 70
mg/l 0.058 0.037 0.0072 0.0057 0.5 2 5

Cu mg/kg dry weight 0 0 0.25 0.29 2 50 100
mg/l 0 0 0.025 0.029 2 5 10

Hg mg/kg dry weight 0 0 0.020 0.011 0.01 0.2 2
mg/l 0 0 0.0020 0.0012 0.02 0.05 0.1

Ni mg/kg dry weight 1.1 0.0063 044 0.65 0.4 10 40
mg/l 0.12 0.00066 0.044 0.066 0.5 1 2

Pb mg/kg dry weight 0 0 1.0 0.31 0.5 10 50
mg/l 0 0 0.10 0.031 0.5 1 2

Sb mg/kg dry weight 0 0 0 0 0.06 0.7 5

Zn mg/kg dry weight 0.39 1.5 381 417 4 50 200
mg/l 0.041 0.15 39 42 2 5 10

Sulphates mg/kg dry weight 13 1.0 2135 2182 1000 20000 50000
mg/l 13 0.10 217 220 500 1500 5000

Chlorides  mg/kg dry weight 11 0 20 122 800 15000 25000
mg/l 11 0.000 2.0 12 500 5000 10000

[talic: Value obtained is above the legal for inert waste and below the legal limit for non-hazardous waste.

Bold: Value obtained is above the legal limit for hazardous waste.

cd
= 0.1% 0,05
Cu
e
Mn |0 M 0,00044

b

-

Fig. 6. Emission factors “(amount leached/amount in batteries)«100” for metals calculated using results from Step 1 leaching tests.

3.6. Comparison of results with legal criteria

Decision 2003/33/CE establishes criteria for waste acceptance in
each landfill type - inert, non-hazardous and hazardous, based on
both the characteristics of the waste and leachate obtained by EN
14405 or EN 12457/1-4 with 3 different L/S ratio (0.1, 2 and 101/
kg), and refers that each member state must define which L/S ratio
to use. In Portugal, the criteria for landfill deposition of inert and
hazardous wastes are those of Decision 2003/33/CE with a ratio
L/S of 101/kg. For non-hazardous waste, the criteria are defined
on Decree-Law 152/2002 with a leachate obtained by DIN
38414-54 (L/S = 10 1/kg). Despite the differences in the experiment

procedure used and the one stated in the legislation (mixing, con-
tact time and granulometry), both are related to L/S ratio of 10 1/kg.
Only in Tests 2 and 4 the leaching solution used is the same (deion-
ized water) as the one used in the standards previously referred.
Decision does not establish legal limits for Co, Mn, Tl and Fe and
Decree-Law 152/2002 does not establish legal limits for Co, Mn,
Sb, Tl and Fe.

Comparing values obtained with the limits stated in the Deci-
sion 2003/33/CE (see Table 3), one can conclude that in Test 1
the values of Cr and Ni exceed the legal limit for inert wastes; in
Test 2, none of the legal limits are exceeded; in Test 3, the values
of Hg, Ni, Pb and sulphates exceed the legal limits for inert wastes
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and the value of Zn exceeds the legal limit for hazardous wastes;
and in Test 4 the values of Hg, Ni and sulphates exceed the legal
limits for inert wastes and value of Zn exceed the legal limit for
hazardous wastes. Comparing values obtained in the present work
with the Decree-Law 152/2002 (see Table 3), one can conclude that
in Tests 1 and 2 none of the legal limits are exceeded and in Tests 3
and 4 the values of Zn largely exceed the legal limits for hazardous
waste.

4. Conclusions

For all the substances quantified in leachate fractions, only sul-
phates and zinc are meaningfully dissolved in all tests and the total
amount is higher in tests with cross-cut batteries than in ones with
entire batteries. The KOH from inner components of entire batter-
ies can be dissolved by the leachant solution and this effect be-
comes more pronounced with time due to the gradual corrosion
of the external surface of the batteries by the leaching solution.
In general, the amount of substances dissolved in Step 1 is higher
than in Step 2 due to the effect of solution saturation and the ab-
sence of fresh solution addition.

Only very small percentages of metals content in the batteries
were dissolved by the percolating leaching solutions in all the four
tests in Step 1, except Hg in tests with cross-cut batteries in nitric
acid solution and water with 12% and 7%, respectively.

Despite the differences in the experiment procedure used and
the one stated in the legislation (mixing, contact time and granul-
ometry), the comparison of results obtained with cross-cut batter-
ies using deionized water with legal limits shows that the batteries
studied could be considered hazardous waste.
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Abstract Two leaching tests were carried out, one with
whole batteries and another with cross-cut batteries. In both
cases, NEN 7343 (a Nederland’s Standard) procedure was
followed using a municipal solid waste (MSW) landfill
leachate as extraction solution. Seven fractions were col-
lected corresponding to cumulative liquid/solid (L/S) ratio
from 0.1 to 10.0. Those fractions were separately charac-
terized in terms of pH, conductivity, redox potential, den-
sity, sulphate, chloride, As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni,
Pb, Sb, Tl and Zn. Results showed that the influence of the
alkaline batteries in the landfill leachate composition varies
with their physical integrity and with the L/S ratio, and
several variations were observed throughout the tests. The
leachate pH and redox potential increased as result of the
contact with batteries, particularly pH in the test with the
cross-cut batteries. The leachate density and conductivity
did not change significantly with the whole batteries, in
contrast with the test with cross-cut batteries.

Keywords Alkaline batteries - MSW leachate - Battery
landfilling - Leaching tests
Introduction

Since the new Waste Framework Directive [1] states that
the hierarchy of waste management options could be
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justified on studies of life cycle assessment, the develop-
ment of knowledge about the environmental impact asso-
ciated with waste management has gained more relevance
in Europe. Therefore, it is important to know the environ-
mental emissions associated with the different management
options. In previous works, the behavior of alkaline bat-
teries in incineration [2] and under leaching tests [3] was
studied for their capacity to simulate the incineration pro-
cess and landfilling, and to quantify the substances released
from the batteries during these processes. The landfill is a
complex system and in a given instant, degradation pro-
cesses coexist at different stages at various sites of the
landfill. It is possible that in some places the seepage that is
in contact with batteries deposited at the site has a com-
position closer to the leachate from the landfill than the
standard solutions that are used to evaluate the leaching
potential of waste. Due to this variety of conditions that may
occur in these kinds of systems, the simulation of landfill
deposition and specifically the study of battery interaction
with a real municipal solid waste (MSW) landfill leachate
can help to improve our understanding about what happens
to this waste during landfilling, as well as what changes are
produced in the leachate. Landfilled batteries may be
present in different states of integrity due both to manage-
ment practices (waste handling, transportation and com-
pression) and to their own degradation processes, resulting
in different levels of exposure of internal battery compo-
nents to leaching processes.

The literature on leaching of alkaline batteries or their
components in order to assess the recovery potential of
some of the substances is diverse [4-9]. Studies on leach-
ing alkaline batteries with the objective of assessing the
impact associated with landfill deposition [3, 10, 11] or soil
deposition [12] are scarce. Studies with real leachate are
not known, although in a test with real leachate there is a
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strong similarity to some specific conditions of a landfill
evolution. Slack et al. [13] focused their assessment of data
concerning the presence of hazardous chemicals in leach-
ates as evidence of household hazardous waste (HHW)
disposal in municipal landfills. In this work, cadmium,
nickel, zinc, copper, lead, chromium and mercury were the
heavy metals identified in MSW landfill leachates that
could be partially traced back to batteries in the wastes.
The mechanisms controlling the leaching process are
dependent on physical factors and chemical factors.
Leachate composition is the result of reactions between the
various mineral phases in the waste and the leaching fluid
[14]. Sabbas et al. [14] discussed the controlling mecha-
nism and typical leaching behaviors.

According to the European Waste List [15], alkaline
batteries with the exception of those containing mercury
(code 16 06 04) are not hazardous waste. Similarly, alka-
line batteries collected separately from MSW, except for
those that contain mercury (code 20 01 34), are not a
hazardous waste. According to the safety data sheet from
Duracell [16] and as demonstrated in a previous work [3],
whole batteries do not pose any risk to the environment
while their internal components are contained within the
stainless steel metal case. However, if mechanical and/or
chemical degradation occurs with this metal case, the
internal components can be released, and some of them are
harmful to either the environment or human health.

The elements present in alkaline batteries are primarily,
Mn, Zn, Cu, Ni and Cr (Table 1). The main effects of
exposure to high levels of these elements include damage
to the brain in the case of Mn [17], stomach cramps,
anemia and changes in cholesterol levels in the case of Zn
[18], irritation of the nose, mouth and eyes, vomiting,
diarrhea, stomach cramps, nausea and even death in the
case of Cu [19], chronic bronchitis and lung and nasal sinus
cancers in the case of Ni [20], damage to the nose and
cancer, anemia and damage to the stomach or intestines in
the case of Cr(VI) [21]. Potassium hydroxide (KOH),
present in the batteries’ electrolyte, is strongly alkaline and
a corrosive irritant to organic tissues, and may lead to their
degradation.

Based on our knowledge of these harmful contents, it is
important to create safe treatment and/or disposal systems
that protect the health of humans and the environment, as
stated in the Directive 2006/66/EC [22], relative to bat-
teries and accumulators and respective wastes (and
amendments by Directives 2008/12/CE [23], and in the
2008/103/CE [24]. In addition, the aforementioned Direc-
tive advises that if no viable end market exists, or if a
detailed assessment of environmental, economic and social
impact concludes that recycling is not the best solution,
Member States may dispose of batteries and accumulators
(except for those associated with industrial waste and

@ Springer

Table 1 Heavy metal contents

in the studied batteries [30] Substance I(?ITg(;l;lzrlltttery)
As 0.021
Cd 0.060
Co 0.84
Cr 9.5
Cu 281
Hg 0.0038
Mn 5383
Ni 65
Pb 1.2
Sb 0.44
Tl 14
Zn 3418

motor vehicles) containing cadmium, mercury or lead in
landfills or underground storage.

Therefore, the purpose of this work is to study the
influence of alkaline batteries in the composition of a real
leachate from a local MSW landfill as a function of the
L/S ratio and the batteries’ state of integrity, i.e. whole and
cross-cut batteries, using a standard procedure for leaching
evaluation.

Experimental

Batteries used in this study were spent Duracell format AA
alkaline batteries, with expiration dates of March 2003,
collected from a waste collection site where they were
stored with other types of batteries. Before any experi-
mental procedure took place, the batteries were washed
with deionized water to remove dust and impurities from
the external surface.

Two leaching tests were carried out, one with whole
batteries (test 1) and another with cross-cut batteries (test
2). In both tests the NEN 7343 procedure [25] was fol-
lowed using as extraction solution a real landfill leachate
from an MSW landfill located in Porto metropolitan area.

That leachate was previously analyzed for pH, conduc-
tivity, redox potential, density, and levels of sulphate,
chloride, As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb, Sb, Tl
and Zn (Table 2).

For each test, a cylindrical acrylic column with 5.4 cm
internal diameter and 31-cm length, equipped with a pre-
filter at the bottom and a pre-filter plus a membrane filter
(0.45 um pore size) at the top, was filled with batteries.
Each column was weighed before and after filling, to cal-
culate the mass of loaded batteries. Then, the extraction
solution was pumped through the column from bottom to
top, in an open circuit at a flow-rate proportional to the
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Table 2 MSW leachate characterization and detection limit of the
analytical method used for each substance

Parameter MSW leachate Detection
characterization limit
pH 7.40 -
Conductivity (mS/ 11.64 -
cm)
Density (g/l) 1002.7 -
Redox potential —285 -
(mV)
Chloride (mg/1) 1017 9
Sulphate (mg/1) <LD 10
As (pg/l) 5.5 0.32
Cd (mg/l) <LD 0.032
Co (mg/l) <LLD 0.081
Cr (mg/l) 0.23 0.05
Cu (mg/l) <LLD 0.041
Fe (mg/l) 4.4 0.060
Hg (ng/l) <LD 1.2
Mn (mg/l) 1.3 0.029
Ni (mg/l) 0.55 0.063
Pb (mg/l) <LD 0.10
Sb (mg/1) <LD 0.37
Tl (mg/1) <LD 0.30
Zn (mg/l) 0.034 0.013

mass of batteries inside the column, as stated in the stan-
dard procedure used (proportional factor 0.025 l/kgh).
After set quantities of extraction solution have passed
through the column, seven filtered fractions were collected
(k1, k2, k3, k4, k5, k6 and k7), corresponding to cumula-
tive L/S ratios of 0.1, 0.2, 0.5, 1.0, 2.0, 5.0 and 10.0,
respectively. Those fractions were separately characterized
in terms of pH, conductivity, redox potential, density,
sulphate, chloride, As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb,
Sb, Tl and Zn.

Conductivity and redox potential were measured with a
Testo 252 instrument using electrodes Type 11 and 6,
respectively. The values of redox potential at 25 °C given
by the rugged glass electrode, previously calibrated with a
standard solution, are referred to as the Ag/AgCl pair.
A Metrohm 632 pH-meter was used for pH measurement.
Density was determined by weighing a known volume of
solution. Sulphate was quantified by the gravimetric
method [26] and chloride using the Volhard method [27].
Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Fe, Ni, Pb, Sb, Tl and Zn were
quantified using the direct aspiration method [28], Hg using
cold vapor generation and As using the hydride generator
technique [28] by atomic absorption spectrometry (AAS)
with equipment from UNICAM model 969, after filtration
of the solutions through a 0.45 um pore size filter, and
acidification to pH <2 with concentrated nitric acid.

For each element, the amount leached in the present
tests was calculated taking into account the amount exist-
ing in the original leachate. When a substance concentra-
tion in a fraction was below the detection limit (Table 2) of
the analytical method used, it was considered as nil.

Results and discussion

The variation of pH, conductivity, redox potential, density,
chloride, sulphate, As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb,
Sb, Tl and Zn concentration during the tests are presented
in Figs. 1 and 2. “Line chart type” from Microsoft Office
Excel was used. For graphical representation purposes,
concentrations below the detection limit were considered
equal to the detection limit. In both tests Cd, Hg and TI
curves were not represented since the concentration in all
the fractions was below the detection limit. For further
calculation purposes concentrations below the detection
limit were considered as nil.

The pH values observed in test 2 (with cross-cut bat-
teries) were higher than those found in test 1 (with whole
batteries) in all fractions collected due to the dissolution of
the KOH existing in the electrolyte. In the first two frac-
tions of test 1, pH values were very close to the original
leachate pH (7.40), increasing slightly from the third
fraction on. In the first fraction of test 2, the pH (13.3) was
much higher than the pH on the original leachate. In this
test, the pH remained almost constant until the third frac-
tion and then began to decline, due to KOH washout by the
additional solution volumes.

Throughout test 1, conductivity remained very close to
the original leachate value (11.64 mS/cm). In test 2, the
conductivity on the first fraction (80.30 mS/cm) was sig-
nificantly higher than the conductivity in the original
leachate due to the dissolution of salts from the interior of
the batteries, such as KOH and sulphate. Again, there was a
gradual decrease in outlet solution conductivity due to
fresh solution washout. In the last fraction, the conductivity
was almost equal to the conductivity in the original
leachate.

In both tests the redox potential of solutions was higher
than in the original leachate, which means that some of the
substances from the original leachate (for example organic
matter, Fez+, methane, Sz_) were oxidized by the com-
ponents of batteries or by contact with air oxygen.

Redox potential of solutions tended to decrease during
test 1 and to increase during test 2 (except for the last
fraction). The decrease in redox potential of solutions
during test 1 was due to the dissolution of species from the
outer components of the batteries by the leachate solution,
whose oxidation capacity will decrease over time. In test 2,
the increase in redox potential of the solutions was due to
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the dissolution of oxidant species from the batteries’ inte-
rior, in particular manganese (IV) oxide that had not been
entirely consumed during their use.

In test 1 (whole batteries), the density of the solutions
remained almost constant throughout the test, ranging from
1003.6 to 1004.1 g/1, values close to the density of the
original leachate (1002.7 g/l). Thedensity of the first
leachate fraction of test 2 is high (1020.5 g/l in). In the
following leachate fractions, density declined gradually,
reaching values slightly lower than that of the original
leachate in the last two fractions. The high density of the
first leachate fractions on test 2 was due to the dissolution
of salts from the batteries’ internal components. During
the test, the availability of these salts decreased, thus
explaining the proximity to the values of the original
leachate.

Figures 1 and 2 show that from leachate fractions 1-6 of
test 1, the concentration of chloride was close to that of the
original leachate and it increased in the last fraction. In test
2, chloride in leachate fractions 1-6 was lower than in the
original leachate, and it increased in the last fraction as
well. The additional chloride that emerged in the last
leachate fraction of both tests 1 and 2 was probably caused
by a slight degradation of PVC from the outer sleeve of the
batteries.

As shown in Figs. 1 and 2, the concentration of sul-
phate in the test 1 leachate remained almost constant in
all fractions and close to the original leachate concen-
tration. The concentration of sulphate in test 2 leachate
fractions was higher than that in the original leachate,
which indicates that this anion was undoubtedly dissolved
from the internal components of batteries, decreasing
over time due to the dilution imposed by the higher
L/S ratio.

Until the fifth leachate fraction, the concentration of As
in both tests was lower than in the original leachate,
exceeding it only in leachate fractions 6 and 7 of the whole
battery test, following an opposite trend to the one
observed for the redox potential. Although the concentra-
tion of As is low, these results seem to demonstrate the
existence of a fixing effect for this element in the internal
components of batteries, possibly by precipitation and
adsorption. The oxidation of As(IIl) to As(V) is important
in the precipitation of As, and the solubility of As/Fe salts
that may result from combination with iron from the
leachate is low.

Co, Cu, Pb and Sb were only detected in test 2 leachate
fractions with a decreasing concentration during the test.
Copper is a relatively noble metal, being only corroded by
acid or strongly alkaline solutions containing oxidizing
agents [29].
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Nickel does not tend to dissolve in neutral or alkaline
solutions that lack oxidizing agents [29], which is the case
of test | leachate fractions. This may be the reason why the
concentration of Ni is not higher than that of Cr, although
the content of Ni in batteries is higher than Cr (Table 1).
The percentage of Mn in batteries is high (Table 1) and
comes mainly from cathode, which in test 1 (whole bat-
teries) was not accessible to the leachate, hence the con-
centrations of this metal are low compared with those of
Fe, of which the content in batteries is 32.7 % [30].

Zinc concentration in test 1 solutions was unchanged
and equal to that in the original leachate. In the test 2
leachate, the concentration of Zn was quite high in the first
four fractions collected due to the anionic species of the
type of Zn(OH);™ resulting from the complexation with
OH™. However, once the concentration of OH™ decreases,
Zn decreases and approaches the concentration in the ori-
ginal leachate (approximately zero) because the conditions
are more favorable to the formation of the insoluble species
Zn(OH),. Zn is an abundant metal in batteries (Table 1),
and tends to dissolve in acid, neutral or very alkaline
solutions [29], hence the concentration of this metal was
high in the first five fractions collected.

Figures 3 and 4 present the cumulative amounts leached
expressed per kg of batteries with cumulative L/S ratio. The
XY (scatter) chart type with smoothed connecting lines
between data points from Microsoft Office Excel was used,
under the assumption that values increase gradually as a
function of solution volume. For each substance, those
figures represent the cumulative leached amount, i.e., val-
ues discounting the amount in the real MSW leachate at the
entrance of the column, the characteristics of which were
presented in Table 2. Cd, Hg and TI lines were not repre-
sented since their concentrations in all of the fractions were
below the detection limit, in both tests.

In case of Fe and Cr, the cumulative amount leached
increased over test 1, more visibly for Fe; on the contrary,
cumulative amounts of Fe and Cr in the leachate decreased
during test 2, with a more pronounced decrease for Cr,
indicating that the internal components of batteries remove
these elements from the original leachate. This is due to the
formation of insoluble hydroxides by the KOH from the
batteries, such as Fe(OH); (Kps = 4.0 x 107%®) and
Cr(OH); (Kps = 6.0 x 1073").

In case of Co, Cu, Sb, Pb, Zn and SO42_, the cumulative
amount leached generally increased during test 2 and
remained almost constant during test 1, indicating that
dissolution of these elements is related to the exposure of
internal components. In the case of Co, Sb and Pb, the first
four leachate fractions were responsible for the total
amount leached, and the same happened for Cu in the first
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Fig. 4 Cumulative amount of Ni, Pb, Sb and Zn leached with cumulative L/S ratio

six fractions, while in case of Zn and SO42_ the cumulative
amount leached increased throughout the test. Both Zn and
SO,*~ exist in large quantities in batteries, so one may
expect that dissolution will increase with the volume of
leachate. On the contrary, the availability of Co, Sb and Pb
runs out after the contact of a smaller amount of original
leachate.

The cumulative amount of chloride leached only
increased considerably after the sixth leachate fraction in
both tests, which was probably due to the slow degra-
dation of the outer layer of cells (PVC). In test 1, the
cumulative amount of Mn and Ni leached increased until
the third and the fourth fraction, respectively, due to the
slight dissolution of these elements available in the
external components of batteries. From there, the cumu-
lative amount decreaseds throughout the tests, perhaps
due to reactions with other substances from the original
leachate (degradation of original leachate). In test 2, the
cumulative amount of leached Mn and Ni decreased
throughout the test due to the formation of low solubility
hydroxides by the KOH taken from the electrolyte in the
batteries.

@ Springer

In the case of As, there was a slight increase in the
cumulative amount leached throughout test 1, while in test
2 the retention of As from the original leachate was
evident.

Under real landfill conditions there are both heavy metal
attenuation and mobilizing processes [31]. The attenuation
processes are explained by the presence of organic matter
and anions such as sulfide and carbonate. Organic matter
has a significant sorptive capacity, especially at neutral to
high pH values. In addition, the presence of sulfides and
carbonates favors the precipitation of elements such as Cd,
Ni, Zn, Cu and Pb. The mobilization processes include
complexation to inorganic and organic ligands, and sorp-
tion to colloids which increase the concentration of metals
in the mobile phase.

Figures 5 and 6 show the concentration of each element
versus the pH of the leachate, respectively for tests 1 and 2.
The XY (scatter) chart type with straight connecting lines
between data points from Microsoft Office Excel was used.
Figure 6 is not ideal since it was obtained in a short range
of pH near neutrality. Despite that, with these data and
those on the other plots, the leaching behavior of these
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elements might be explained according to the interpretation
of Sabbas et al [14].. From Figs. 2 and 3, the availability-
controlled mechanism is evident for Co, Cu, Pb and Sb in
test 2. On the other hand, Zn, Ni, Mn and Fe show a sol-
ubility-controlled leaching behavior typical of amphoteric
metals (Zn) and cationic and non-amphoteric metals (Ni,
Mn and Fe).

Comparison of results with legal criteria

Decision 2003/33/CE [32] establishes criteria for waste
acceptance in each landfill type—inert, non-hazardous and
hazardous. These criteria are based on both the character-
istics of the waste and in the leaching limit values for
several components as well. Leachate testing should be
performed following EN 14405 or EN 12457/1-4 with three

pH

different L/S ratio (0.1, 2 and 10 l/kg), using deionized
water, and each member state must define which L/S ratio
to use. In Portugal, the ratio L/S of 10 1/kg was adopted and
so it is the one considered in the present analysis. Decision
2003/33/CE does not establish legal limits for Co, Mn, Tl
and Fe.

Comparing values obtained with the limits stated in the
Decision 2003/33/CE (see Table 3), despite the fact that
leaching solution is a real landfill leachate and not deion-
ised water, one can conclude that the values of Cr, Ni and
chloride in test 1 and Sb in test 2 exceed the legal limit for
inert wastes. Additionally, the value of Zn exceeds the
legal limit for hazardous wastes in test 2.

This information may be useful for further studies and
assessments of the potential impact of battery landfill dis-
posal and life-cycle assessment.

@ Springer
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Fig. 6 Concentrations on the 0,60 -
leachate from test 2 versus pH
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Conclusion

The influence of alkaline batteries on the composition of
leachate from an MSW landfill varies with their integrity
state. When the batteries are damaged, pH increases shar-
ply and quickly as a result of leachate contact with the
batteries, and increases smoothly and more slowly when
the batteries are undamaged. The density and conductivity
of the leachate do not change significantly when batteries
remain intact, but increase substantially when damaged
batteries are contacted by leachate under low L/S ratio.

If the batteries have been damaged, Fe, Cr, Mn, Ni and
As in the leachate decreases after early contact. This is due
to the formation of poorly soluble hydroxides given the
high pH caused by the dissolution of KOH from the bat-
teries. At the same time, sulphate concentration increases,
as well as that of Co, Cu, Pb, Sb, Zn; the latter increases
mainly at the initial phase of electrolyte dissolution, due to
complexation in an anionic form as Zn(OH); . A slight

@ Springer
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increase in the concentration of chloride can also take place
when the coating of PVC starts to deteriorate, which will
happen at the latter stages of contact between leachate and
batteries.

With undamaged batteries there will be only a small
increase in the concentration of Fe, Cr, As, Mn and Ni in
the first fractions of leachate contact, and it is expected that
sulphate, Co, Cu, Pb, Sb and Zn in the leachate generally
does not change their respective concentrations. Even with
damaged batteries the availability-controlled mechanism is
the main leaching mechanism for Co, Cu, Pb and Sb, while
the solubility-controlled mechanism typical of amphoteric
metals applies to Zn; on the contrary, the cationic behavior
of non-amphoteric metals is the most adequate to explain
Ni, Mn and Fe dissolution.

Despite the differences between the experimental pro-
cedure used in this work and the one stated in the European
Landfill Directive, the comparison of results obtained
regarding legal limits showed that the cumulative amount
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Table 3 Comparison of the values obtained with the limits stated on Decision 2003/33/CE for L/S = 10 l/kg

Substance (mg/kg dry weight) Cumulative amount in the leaching solution at

L/S ratio of 10 I/kg

Legal limit of Decision 2003/33/CE for L/S ratio of 10 I/kg
(mg/kg dry weight)

Test 1 Test 2 Inert Non-hazardous Hazardous
As 0.063 0.031 0.5 5 25
Cd 0 0 0.04 2 5
Cr 2.4% 0.63* 0.5 20 70
Cu 0 0.64 2 50 100
Hg 0 0 0.01 0.5 2
Ni 4.4% 3.5% 0.4 10 40
Pb 0 0.18 0.5 10 50
Sb 0 0.45* 0.06 0.7 5
Zn 2.9 223° 4 50 200
Sulphate 6.5 1783 1000° 20000 50000
Chloride 10898* 9636" 800 50000 25000

# Value obtained is above the regulatory limit for inert waste and below the regulatory limit for non-hazardous waste

® Value obtained is above the regulatory limit for hazardous waste

¢ If the waste does not meet these values for sulphate, it may still be considered as complying with the acceptance criteria if the leaching does not
exceed 6000 mg/kg at L/S = 10 1/kg, determined either by a batch leaching test or by a percolation test under conditions approaching local
equilibrium

of Zn in the leaching solution caused by contact with
damaged batteries can exceed the legal limit for hazardous
waste landfilling.
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CAPITULO 5

RECICLAGEM DE PILHAS ALCALINAS

Resumo

A legislacdo europeia estabelece taxas de recolha e determina que todas as pilhas e

acumuladores identificaveis recolhidos sejam sujeitos a tratamento e reciclagem.

Devido a inexisténcia em Portugal de instalages de reciclagem de pilhas alcalinas, as pilhas ai
recolhidos foram enviados para a Austria e Franca e actualmente é ponderado o seu envio
para Espanha. O trabalho apresentado neste capitulo tem como objectivo determinar os
potenciais impactos ambientais associados a gestdo de pilhas alcalinas domésticas usadas

desde a sua recolha em Portugal continental até a reciclagem no exterior do pais.

S&o considerados trés processos de reciclagem alternativos: em Austria (A), Franca (F) e
Espanha (S). O sistema em estudo, desde a recolha das pilhas em Portugal continental até a
reciclagem no exterior, inclui os processos complementares necessarios, desde a producao
das caixas para a recolha e/ou transporte e, para facilidade de analise e interpretacdo, foi
dividido em: (i) producéo dos pilhdes; (ii) distribuicdo dos pilhdes vazios; (iii) recolha e triagem
das pilhas; (iv) transporte internacional para reciclagem e (v) reciclagem das pilhas. Foram

também quantificados os materiais recuperados.

Foi utilizada a metodologia de ACV e o método de avaliagdo de impacto Eco-Indicator 99,
versdo “Hierarchist” com duas opcdes, com e sem a inclusdo das emissfes de longo prazo.
Este método considera trés categorias de danos: Saide Humana, Qualidade do Ecossistema e

Recursos, agrupando 11 categorias de impacto.

Para a Qualidade do Ecossistema, verifica-se uma preponderéncia do impacto dos processos
de reciclagem F e S em relacdo a todos os outros processos e em particular em relacdo ao
processo de reciclagem de Austria. Depois destes, o impacto da producéo dos pilhdes é o mais
significativo seguido do do transporte internacional das pilhas para Austria. Para a Salde
humana ha uma preponderancia do impacto do processo de reciclagem S, seguido pelo de F,
do transporte para a Austria e s6 depois do impacto do processo de reciclagem A. Para o0s
Recursos, o impacto do processo de reciclagem S é superior ao de A e este é superior ao de F.

O transporte apresenta um impacto expectavel (o mais elevado para Austria e 0 mais baixo

-51-
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para Espanha), mas para Austria e para Franca é maior do que o impacto do préprio processo

de reciclagem.

Em termos globais, o sistema F é o mais negativo em termos de Qualidade do Ecossistema e S
€ o pior em termos de Saude Humana. Nestas duas categorias de danos o sistema A é o
melhor, mas o pior na categoria danos Recursos, em que F é o melhor sistema. Se os materiais

recuperados forem considerados neste balan¢o, a vantagem ambiental do sistema A é clara.

-5.2-
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Abstract

Purpose The European legislation establishes collection rates
and states that all identifiable batteries must undergo treatment
and recycling. Due to the inexistence in Portugal of recycling
plants for alkaline batteries, those collected there have been
sent to Austria and France, and currently, it is pondered to
send them to Spain. This study aims to know the potential
environmental impacts associated with the management of
spent domestic alkaline batteries from collection in continen-
tal Portugal to recycling abroad.

Methods Three alternative recycling processes are consid-
ered: in Austria (A), France (F) and Spain (S). The system in
study, from battery collection in continental Portugal to
recycling abroad, includes complementary processes neces-
sary for this circuit such as the production of boxes for battery
collection and/or transportation and, for easiness of analysis
and interpretation, is divided into: (i) container manufacture;
(ii) distribution of empty containers; (iii) battery collection
and sorting; (iv) international transport for the recycling; and
(v) battery recycling. Recovered materials were also quanti-
fied. The LCA methodology and the method of impact as-
sessment Eco-indicator 99, Hierarchist version, with two op-
tions, with and without inclusion of long-term emissions, were
used. This method considers three damage categories: human
health, ecosystem quality and resources, which group 11
impact categories.
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Results and discussion For ecosystem quality, there is a pre-
ponderance of the impact of recycling processes F and S
regarding all other processes and, in particular, regarding
recycling process A. After these, the container production
impact is the most significant followed by the transport to
Austria. For human health, there is a preponderance of the
impact of recycling process S followed by the impact of F, and
then of the transport to Austria and, only after, the impact of
recycling process A. For resources, process S impact is higher
than the one of A and this is higher than system F. The
transport shows an expectable impact (highest for Austria,
lowest for Spain), but for Austria and for France, it is higher
than the impact of the recycling process itself.

Conclusions System F is the most negative in terms of eco-
system quality and S is the worst in terms of human health. In
these two damage categories, system A is the best but the
worst in the damage category of resources, where F is the best
system. If the recovered materials are considered in this bal-
ance, the environmental advantage of system A is clear.

Keywords Batteries - Eco-indicator - LCA - Portugal -
Recycling - Waste management

1 Introduction

The latest legislation on batteries, accumulators and their
waste, Directive 2006/66/EC of the European Parliament
and of the Council of 6 September 2006 (Official Journal of
the European Union 2006), transposed into national law by
the Portuguese Decree-Law No. 6/2009 of 6 January (Diario
da Republica 2009), establishes as a global goal that the
Member States (MS) shall, taking into account the environ-
mental impact of transport, take the necessary measures to
maximize selective collection of waste batteries and accumu-
lators and to minimize the disposal of batteries and
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accumulators as mixed municipal waste, with the aim of
achieving a high level of recycling for all wasted batteries
and accumulators.

To achieve this objective, it establishes that MS should
ensure the existence of appropriate collection systems for
wasted batteries and accumulators and it defines a minimum
collection rate of 25 % by September 26, 2012 (under Portu-
guese law December 31, 2011) and 45 % by September 26,
2016 (in Portugal, December 31, 2015). Moreover, it also
establishes that all identifiable collected batteries and accu-
mulators must undergo treatment and recycling that may be
undertaken outside the MS concerned or outside the EU,
provided that the transfer complies with the legislation in
force. The efficiency levels to be achieved by recycling pro-
cesses up to September 26, 2011 are defined too (for batteries
and accumulators other than lead acid and nickel-cadmium
batteries, the minimum recycling efficiency level is 50 % by
mass).

The main objective of this Directive is to minimize the
negative impact of batteries and accumulators and their waste
on the environment, thus contributing to the protection, pres-
ervation and improvement of its quality (Official Journal of
the European Union 2006). The interest for this subject has led
to studies on the impact of management alternatives for spent
batteries in many European countries such as in the UK (ERM
2006), Belgium (Briffaerts et al. 2006) and the Netherlands
(AOO 2002a; 2002b). Also the European Commission has
promoted studies in this area (European Commission 2009).

In Portugal, the collection of portable batteries started in the
last quarter of 2003 (Ecopilhas, www.ecopilhas.pt), and by
early 2010, Ecopilhas—Sociedade Gestora de Residuos de
Pilhas ¢ Acumuladores, S.A., was the only management
entity of an integrated system for portable batteries
(Portuguese Environment Agency, www.apambiente.pt). It is
a non-profit corporation, formed by the major producers and
importers of batteries and accumulators that operate in the
Portuguese market, and it has the function of ensuring the
sustainability of the integrated system, managing a set of
operations that perform separate collection, temporary stor-
age, sorting and recycling (Ecopilhas, www.ecopilhas.pt). In
2007, batteries started to be sorted in Portugal. By 2008,
Ecopilhas sent the alkaline batteries for recycling to
Fernwiarme Wien, Austria (Ecopilhas, personal
communication). Since the early 2009, the batteries were
sent to the recycling plant Valdi in Feurs, France (Ecopilhas,
personal communication), where in 2011, a serious accident
took place which led to the temporary shutdown of this unit.
Subsequently, sending the batteries to Spain began to be
considered in Portugal as an alternative (Ecopilhas, personal
communication). So far, there are no battery recycling plants
implemented in Portugal.

This study aims to know the potential environmental im-
pacts associated with spent domestic alkaline battery

management from the collection stage in continental Portugal
to recycling abroad, including in this analysis the complemen-
tary processes necessary as the production of boxes for the
collection and/or transportation. Three alternative countries
and recycling processes are considered: Austria, France and
Spain. The year of 2007 was used as reference since it is the
last one for which statistics and more detailed information on
the management of these wastes are available.

Although the legislation just refers to recycling efficiencies
to be achieved, taking into account that the Directive aims to
minimize the negative impact of batteries and their waste in
the environment and since there are many alternative process-
es, all out of Portugal, it makes sense to compare them in
environmental terms for a more supported decision. The
methodology used in this study is the life cycle assessment
according to ISO 14040 (ISO 2006a) and ISO 14044 (ISO
2006b). Outside the scope of ISO, we have extended the
impact assessment analysis to the damage categories
established by Eco-indicator. The description that follows
fulfils the requirements of these standards with the limitations,
in length, inherent to a scientific paper. Obviously, the eco-
nomic aspect plays an important role too, but it was not
included in this analysis.

2 Goal and scope definition
2.1 Goal definition

The purpose of this study is to assess the potential environ-
mental impact associated with the management of spent do-
mestic alkaline batteries from collection in continental Portu-
gal to recycling abroad. Three alternative processes for
recycling are considered in Austria, France and Spain.

The results of the study and the information developed to
carry it out (in particular, the screening of the processes
covered and the identification and quantification of associated
resources and emissions) have various applications. On one
hand, it will enable to know the magnitude of the potential
environmental impact of a system that includes the entire
circuit from the collection of spent batteries in continental
Portugal up to sending them for recycling abroad. This impact
will be evaluated in terms of various environmental issues
defined by impact categories taking into account the different
processes included in the system. Thus, it will also be possible
to compare the contribution of each process for the overall
impact of the system, by category of impact and, therefore, to
identify the processes with higher and lower impact. On the
other hand, it will allow comparing the environmental perfor-
mance of the three alternatives for recycling batteries, taking
into account the mentioned environmental issues, which may
therefore constitute a scientific support for deciding the best
option for recycling this waste. Additionally, it will enable to
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identify the most significant environmental aspects and, con-
sequently, the environmental advantages and disadvantages of
each alternative, allowing for the identification and definition
of opportunities for improving the environmental performance
for each of them.

This study is intended to be useful to all those interested in
knowing the potential environmental impact of recycling al-
ternatives of the studied batteries and, particularly, to members
of entities involved in the definition of environmental policies
and the management of these wastes. It may be also useful for
all those involved in these alternatives, such as professionals
from the entities related to the different processes included in
the study, i.e. from the manufacture of the boxes for battery
collection to the recycling process itself, so they may know the
environmental advantages and disadvantages (opportunities
for improvement) of the processes. Since this study is part of
a research project, it is expected that its results will be used in
comparative statements for public disclosure, particularly in
technical and scientific communications.

2.2 Scope definition
2.2.1 Systems under study

The use of LCA in waste management is an application of this
technique to a specific part of the life cycle of products. Thus,
one may consider that the life cycle for the system under study
begins with battery deposition/delivery by the consumer and
ends when the emissions associated with the final destination
of these batteries are an integral part of the environment and
their resources are recovered.

Three alternative processes for recycling the batteries are
considered; thus, three systems are defined:

System A: Recycling in Austria (Fernwirme Wien)
System F: Recycling in France (Valdi)
System E: Recycling in Spain (Recupyl)

As will be seen later, the only difference among these three
systems is the recycling process itself, as well as the resulting
products, and, obviously, the transport phase of the batteries to
each recycling plant. The whole process of collection, includ-
ing the production of the boxes used for deposition/delivery
and/or transport of the batteries to the sorting plant, is the same
for all three systems.

2.2.2 Disposal/delivery of batteries by the consumers
and the circuits for selective collection

The system begins with battery deposition/delivery by the
consumer in specific selective deposition places for subse-
quent collection by the competent authority (in the reference
year of this study, the spent battery management, and so, the
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collection step were the responsibility of Ecopilhas). There are
three types of disposal sites that are associated with the three
channels of separate collection (Ecopilhas, personal
communication):

— Kerbside bins and drop-off centres, with collection via
municipal waste management systems

—  Hyper- and supermarkets

—  Eco-partners (other entities, retailers and institutions)

When deposition occurs in a Kerbside bin or drop-off
centre, the local collection responsibility belongs to the re-
spective municipality (being carried out by itself or by a
contracted entity). It is only after packing the collected batte-
ries in boxes provided and having them in temporary storage
that Ecopilhas makes the collection.

The hyper- and supermarkets are required to have at their
facilities, in a well-identified and accessible site, specific
containers to accept from the final consumer the batteries
and accumulators of the types they market. Boxes for selective
deposition are provided to them free of charge and collection
is ensured at appropriate intervals provided that the amount is
not less than 100 kg.

The eco-partners are public or private entities directly or
indirectly involved in the consumption of batteries and accu-
mulators that want to collaborate in the collection of spent
batteries and accumulators. Included in this category are re-
tailers (tobacconists, jewellery and watch shops, photography,
household appliances, audio visual equipments, toys and in-
formatics materials shops and others), public administration
bodies, schools and universities, hospitals, health centres,
clinics and rehabilitation centres among others. In the case
of eco-partners, the operation is similar to the previous one,
with boxes provided and their collection performed whenever
the amount of batteries exceeds 100 kg.

The amount of batteries collected varies by region of
Portugal; therefore, it was assumed in this study to be similar
to its average between 2004 and 2007. With this purpose, the
country was divided into the following five regions: Lisbon
Region (LR); Littoral (LT), Porto Region (PR); Northern
Interior (NI); Algarve (Al); and Southern Interior (SI).

2.2.3 The containers for spent battery collection (Ecopilhas,
personal communication)

The containers for spent battery collection, known as
‘pilhdes’, are provided by Ecopilhas (Fig. 1) and are produced
in Portucel Embalagem-Albarraque, a company of the
Europac Group.

The container itself has an approximate capacity of 25 kg
of batteries and consists of two corrugated outer and inner
boxes. The boxes are made from double corrugated board
produced in the same plant, using paper raw material from
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Fig. 1 Container for spent battery collection, consisting of inner and
outer boxes (pilhdo, in Portuguese)

Portuguese, Spanish and French paper mills belonging to the
same Europac group. The inner box is made from brown liners
and recycled flutings and the outer one, that is printed, is made
from white liners and recycled semi-chemical and flutings.
The inks used for printing are water-based and come from an
Iberian company. In some cases, particularly in hypermarkets
and supermarkets, the boxes are placed on supports (displays)
also made from corrugated board. These pieces were consid-
ered marketing elements and, therefore, are not taken into
account in the present study.

For expedition, the boxes are placed on pallets, banded and
filmed, respectively with polyester strips from a multinational
company and stretch film, suitable for packaging systems,
purchased from a national company. These boxes are
transported directly to the postal service located at the Suppli-
er Market of Lisbon Region (known as MARL), by national
transportation companies contracted by Portucel Embalagem,
in vehicles of variable capacity. From there, they are
dispatched to the various entities of collection, according to
the orders provided by Ecopilhas.

2.2.4 The battery collection

Before the collection by Ecopilhas, the full containers can be
packed on pallets that are involved in plastic wrap. Each pallet
has a capacity of 36 containers making a total of 900 kg to 1t
of batteries per pallet.

The pallets are made available by the entities receiving the
batteries and usually are already used Europallets, also from
the transport of batteries for recycling. The collection of
batteries, properly packed and eventually palletized, is not
scheduled.

Each receptor entity contacts Ecopilhas when a collection
wants to be made. For example, a particular municipal solid
waste (MSW) management system can ask to collect two
pallets with containers. The minimum collection amount is
100 kg (four boxes). When Ecopilhas has a certain number of
requests, it contacts the transportation company that defines
the circuit and the type of transport to be used, typically a truck
(large or small, depending on the load to be collected). After
collection, the batteries are sent for a temporary storage unit
located in Lisbon where the full boxes are palletized and
filmed before being transported to the sorting unit (Ecopilhas,
personal communication).

2.2.5 The battery sorting in Resitejo and their packing

for transport to the recycling unit (Resitejo, personal

communication)

From the temporary storage in Lisbon, the batteries are sent to
a sorting unit, specific for this purpose, located in the premises
of the MSW management entity Resitejo, located in
Chamusca (Ecopilhas, www.ecopilhas.pt). In this unit, the
manual sorting takes place and the batteries are temporarily
stored before being sent for recycling. Batteries arrive by
truck, packed in boxes, palletized and filmed. The load of
each truck, approximately 20 t of batteries, will be sorted in
approximately one week and a half.

Upon arrival, a forklift truck transports the loaded pallets to
the place of sorting (very short distance) and there the opera-
tors open the boxes. A conveyor belt feeds the silos and from
there to the sorting operation. The batteries pass through a
giant sieve where button batteries are separated. The others are
manually sorted by visual identification of the chemical sys-
tem. After sorting, the batteries are separately packed in plastic
big bags, but the alkaline and zinc/carbon batteries are packed
together.

Each big bag takes about 1,000 kg of batteries and is placed
on a pallet for road transport, by truck, to the recycling plant.
Each truck carries 22 big bags each time. The empty con-
tainers and palletizing films are sent for the MSW sorting unit
of Resitejo where they are incorporated in the lots of material
to recycle. The pallets are reused.
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2.2.6 The battery recycling in Austria (Fernwdrme Wien,
personal communication; European Commission 2009)

The Fernwirme Wien battery recycling plant (FWW-BR
plant) is situated at Fernwarme Wien’s hazardous waste incin-
eration plant Simmeringer Haide, Vienna. The Simmeringer
Haide plant incinerates 100,000 ton per year (tpy) of hazard-
ous industrial waste and 180,000 tpy of sewage sludge.

The FWW-BR plant processes about 3,000 tpy of spent
batteries on base of a 7,000-hour per year (hpy) continuous
operation. Fed batteries are mainly zinc carbon batteries,
alkaline batteries and mixtures. As mercury is removed in
the process, there is no limitation in the mercury content of
the fed batteries. However, button cells and accumulators are
separated beforehand and not fed to the FWW-BR plant.

The delivered batteries are dumped into a feeding bin (see
Fig. 2). Via dosing belt conveyors and a vertical conveyor, the
batteries are continuously fed into a rotary kiln. Ignited by
small amounts of fuel oil, the batteries are treated at temper-
atures of approximately 650 °C for about 1 h. During this
process, the spent batteries disintegrate; carbon, zinc and
manganese are oxidised; and heavy metals leave the kiln with
the dust fraction of the flue gas.

After exiting the rotary kiln and passing the post-
combustion and separation chambers, the remaining dry bulk
material is discharged using a cooling screw. The cold mate-
rial is then fed to a shredder by a bucket elevator. The shred-
ded solid material is separated into a fine and a coarse fraction
using a sieving machine. The coarse fraction is further sepa-
rated by a magnetic separator into a magnetic (scrap metal)
and a non-magnetic fraction (zinc/manganese oxide).

The off-gas passes a hot cyclone to remove most of the
entrained solids and is then cleaned in a three-stage flue gas
treatment system. As, because of the low temperature, com-
bustion might not have been complete, and the off-gas con-
tains hazardous components such as mercury, the off-gas of
the FWW-BR plant is fed into one of the hazardous waste
rotary kilns for final post-combustion at 1,200 °C. Afterwards,
it passes the same multi-stage gas cleaning system including
an electrostatic filter, scrubbers, activated coal filter and nitro-
gen oxide removal (SCR) as the flue gas out of the main
hazardous waste treatment plant for final cleaning. This plant
interconnection ensures that all emission limit values given by
legal regulations can be met.

The process water used in the scrubbers of the FWW-BR
plant is continuously substituted by fresh water. The waste-
water is collected by the wastewater collection system from
where it is pumped into the wastewater treatment station of the
hazardous waste incinerator and treated together with the
mainstream by stepwise precipitation using iron chloride, lime
and TMT 15.

The scrap is sent to one of the Austrian steel plants. To
separate clean scrap, two powder fractions are produced both
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containing a similar percentage of zinc and manganese that are
further processed in a Waelz kiln process where zinc is recov-
ered for use in the metal industry and a vitreous slag is formed
which can be used in underground construction.

2.2.7 The battery recycling in France (European Commission
2009; ERM 2006, Briffaerts et al. 2006)

VALDI is a France-based recycling company, specialised in
refining ferrous alloys and recycling batteries. VALDI Feurs
mainly recycles used ZnC, Zn air and alkaline batteries (Hg
<500 ppm), but also by-products from metal processing and
mineral by-products. Total capacity is 12,000 tpy. Batteries
larger than 5 cm are treated at VALDI Le Palais. Mixed
streams of used batteries are accepted by VALDI Feurs. In
total, more than 90 % of the batteries, offered for treatment,
are effectively recycled by VALDI Feurs. Other battery types
are sorted out and are sent to specialised recyclers.

At VALDI Feurs, batteries are added to liquid steel in an
electric arc furnace, technically similar to the steel production
from steel scrap (Fig. 3). Additives are lime and reducing
agents (carbon waste, FeSi waste and other waste streams)
used according to their availability as wastes with a negative
price. The lime is needed for the slag thermodynamic balance.
The reducing agents are needed to reduce Mn and Zn oxides
and to carburize the FeMn charge.

Through the melting process, a thermal separation of vol-
atile metals (zinc, mercury, cadmium, lead) from the ferrous
ones is carried out. The gases are treated with active carbon
and the zinc is recovered into a powder of zinc oxide (filter
dust from the waste gas cleaning) used in the zinc metallurgy
and chemical appliances.

Steel, manganese, nickel and copper are melted, yielded
and recovered as an iron alloy used in the stainless steel
industry. The mineral part called the slag is tapped separately,
vitrified and is used as ore manganese substitute. The sold slag
is used to produce a silico-manganese mix (which can be used
as a deoxidiser and an alloying element in steel).

2.2.8 The battery recycling in Spain (European Commission
2009; ERM 2006, Recupyl Espania, personal communication)

Recupyl is a development process company located outside
Grenoble, France. Different types of patents for recycling of
special wastes have been developed by Recupyl. They have
patented their alkaline and saline (AlMn, ZnC, ZnO) battery
recycling process, called the RECUPYL™ process. The pro-
cess uses hydrometallurgy for processing batches of mixed
batteries, and the Recupyl industrial recycling plant is
authorised to handle all kinds of used batteries.

Initially, batteries are sorted by size and shredded (Fig. 4).
The mechanical treatment step that follows sifts and
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Fig. 2 Schematic representation Batteries
of the battery recycling process in Air emissions
Austria Rotary kiln Flue gas Flue gas and waste water | Water emissions

600 °C treatment

Shredder, Magnetic

Zn/Mn oxide fractions

|Residues (filter cake? to disposal)

Waelz kiln Flue gas

separator, Sieve

Steel scrap
(to steel industry)

magnetically separates steel, paper and plastics from the
shredded batteries, leaving a ‘black mass’.

The black mass is subsequently treated with acid, resulting
in a Zn/Mn solution and the separation of mercury and other
(non-ferrous) metals. Two alternative steps can then be used to
purify the ZnMn solution. Using the traditional electrolysis
step, zinc is separated from manganese using acid and elec-
tricity. Another newly developed purification step enables the
separation of zinc and manganese salts.

The flexibility of the Recupyl process allows for various
end products, the relative production of which is determined
by local demand. The three different end products are:

* Zinc manganese solution via chemical treatment
» Zinc and manganese oxide via electrolysis
* Zinc and manganese salts via the ‘new’ process step

The process considered in the present study runs in Spain
(Azuqueca de Henares) and is patented by Recupyl.

2.2.9 System functions
The function of the systems under study is to manage spent
batteries from their deposition/delivery by the consumer in

continental Portugal to material recovery in a recycling unit
outside Portugal.

2.2.10 Functional unit and reference unit

In 2007, Ecopilhas collected 477 t of batteries of which 85 to
90 % were alkaline (Ecopilhas, personal communication). Of

Fig. 3 Schematic representation
of the battery recycling process in

(coarse and fines)

Batteries

Slag for disposal
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these, 97 % were collected in continental Portugal, the geo-
graphic collection boundary considered in this study. It was
thus considered as a reference in this study the collection and
treatment of 400 t of household spent alkaline batteries col-
lected in continental Portugal which corresponds to about
42,553 batteries (assuming an average mass of 23.5 g/battery).

2.2.11 System boundary

Previously, the processes belonging to the systems under
study have been described with information collected
from the involved entities. The processes that are part
of the life cycle of the waste under analysis—household
alkaline batteries—from deposition/delivery by the con-
sumer until the emissions resulting from the manage-
ment of these batteries are an integral part of the envi-
ronment and some resources are recovered such as those
considered in each system and, therefore, in this study.
Figure 5 shows the processes considered in this study
and their relationships. These are considered within the
system boundary: the paper production (P1) for the
manufacture of the corrugated cardboard used in the
manufacture of the boxes; the transport of paper to the
corrugated board manufacturing unit (P2); the manufac-
ture of corrugated board for the inner and outer boxes
of the containers (P3); the manufacture of the boxes
(P3) and their preparation for dispatch (P4); the con-
tainer distribution by the battery collection points (P5
and P6); the deposition/delivery of the batteries (P7)
and their packing for collection (P8); the production of
the stretch film (P15) used in packaging; the battery

France By-products
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Zn powder + gas Flue gas

Gas treatment

Slag

Ferromanganese alloy
(to stainless steel industry)

ZnO filter dust
(to Zinc Metallurgy, chemistry)
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Fig. 4 Schematic representation of the battery recycling process in Spain

collection (P9) and transportation to the temporary stor-
age (P10) and from there to the sorting unit (P11); the
sorting process (P12) and the packing and transportation
for the alternative recycling units (P13); and the
recycling processes themselves (P14).

The production of materials and energy needed by the
previous processes are also considered, in such a way that in
and out flows of the studied systems are considered elemen-
tary. Any exception to this approach is fully justified in the
inventory section.

It was considered that the recovered materials in recycling
processes are likely to replace virgin materials to be used in
other processes, which are identified in the inventory. Thus, in
these recycling processes, the environmental benefits associ-
ated with this material recovery are accounted for. This ac-
counting is only indicative since one of the most common
approaches in LCA studies is not to allocate this environmen-
tal advantage to the process in which the material is recovered
but to the process where this is used instead of the virgin
material.

For easiness of analysis and interpretation, the system was
divided into: (i) container manufacture (P1 to P4); (ii) distri-
bution of empty containers (PS5 and P6); (iii) battery collection
and sorting (P7 to P12 and P15); (iv) international transport
for the recycling (P13_A, F and S); and (v) battery recycling
(P14_A, F and S). Recovered materials were also quantified.

2.2.12 Data requirements and data quality requirements

Taking into account that the aim of the study is focused on
assessing the potential environmental impact of alternatives
for recycling spent batteries collected in continental Portugal,
the data used must reflect this reality. Thus, in the character-
ization of each process, real data obtained from the entities
involved in the waste batteries management was used. Pub-
lished data and the Ecoinvent database (Ecoinvent 2010) were
used in the inventories. In the latter data, appropriate changes
were introduced, particularly in terms of the country’s
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electricity matrix where each process takes place. These are
properly identified.

2.2.13 Allocation procedures

In the present study, allocation procedures were used, partic-
ularly in the definition of the inventories of the different
processes. These are clearly identified in the reference that
supports the inventory of each process or flow.

2.2.14 Impact categories and impact assessment methodology

Taking into account the objective defined for the study, the
impact assessment method chosen was that of Eco-indicator
99 (Goedkoop and Spriensma 2000), version Hierarchist. This
method models the damages caused by the inventory results
and considers three damage categories: (i) human health; (ii)
ecosystem quality; and (iii) resources, which group 11 impact
categories:

Damage to human health—caused by emissions of car-
cinogens, respiratory effects caused by the emission of
organic and inorganic substances, damages to human
health caused by climate change, human health effects
caused by ionising radiation and ozone layer depletion
Damage to ecosystem quality—caused by ecotoxic emis-
sions, by the combined effect of acidification and eutro-
phication and by land occupation and land conversion
Damage to resources—caused by extraction of minerals
and fossil fuels

This method was chosen because it includes the environ-
mental issues (impact categories) that we consider important
to take into account in the type of system we are studying.
Additionally, it is a very well-known and well-accepted meth-
od by the scientific community. The results are presented for
each impact category.

Two available options were considered: without and with
inclusion of long-term emissions (i.e. emissions that occur
after 100 years) thus allowing to verify their contribution in
the overall impact. In the latter case, the long-term emissions
are evaluated as current emissions, i.e. the characterization
factors used are the same. The long-term emissions should not
be confused with the long-term effects of current emissions
(Hischier et al. 2010).

2.2.15 Interpretation

To meet the defined objectives (Section 2.1), the interpretation
includes the following: the analysis of the potential environ-
mental impact of each system (i.e. each recycling alternative)
with emphasis on the comparison of the contribution of all
processes included in that system; the comparison of the
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Fig. 5 Schematic representation of the processes considered in the study and their relationships
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impact of the recycling processes themselves; and also,
the impacts avoided by materials recovered in each sys-
tem. This analysis is done for each damage category and
also for the different impact categories (Section 2.2.14)
in order to determine the effect of each recycling alter-
native and of the different processes in each environmen-
tal issue. In this analysis, the weaknesses of each system
will be identified and the opportunities for improvement
that can be set are seen here. Whenever possible, these
impacts will be backtracked to the inventory, trying to
identify the substances that most contribute to the results
that were identified as upgradable.

2.2.16 Assumptions, value choices and optional elements

Given the complexity of the studied systems and processes
involved, to carry out the present study, a number of assump-
tions that are clearly presented in the inventory section were
made. A sensitivity analysis was conducted in order to analyse
the importance of long-term emissions. For that, the results
obtained including or excluding these emissions were com-
pared (see Section 2.2.14).

2.2.17 Limitations

The characterization of the systems under study, their analysis
in terms of inventory, the impact assessment and the interpre-
tation are associated with the assumptions mentioned above.
Thus, in relation to the limitations of the study, it could only be
added that its result relates to the systems described in this
work taking into account the assumptions referred and the
knowledge limitations reflected in the databases and in the
impact assessment methods used.

2.2.18 Type of critical review

Since the present study involves the comparison of battery
management alternatives and it is planned to publish their
results, the critical review was conducted by the co-authors
of this research paper. The scope of this review is the overall
study. This revision meets the requirements established in the
standards.

3 Life cycle inventory

For each system under study, data for description and
characterization and of all the processes identified with-
in its boundary were collected. This characterization
includes the identification and quantification of the in-
put and output flows and the following categories of
data had been considered:
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— Inputs of energy, raw materials and auxiliaries
—  Products, co-products and waste
— Emissions to air, discharges to water and soil

Primary and secondary data were used. In addition to
all the information necessary to the description of the
battery circuits, the characterization data of the battery
collection processes, the manufacture of the boxes and
the battery recycling process in Austria were collected
directly in the companies involved (primary data). For
the remaining recycling processes, published data (sec-
ondary data) was used. For the inventories of transport
processes and materials and energy production, the
Ecoinvent database was used (Ecoinvent 2010).

The calculations necessary to validate the collected
data, to relate the data with the unit processes and with
the reference flows of the functional unit were carried
out. In the succeeding text, the assumptions and data
used to conduct the inventory life cycle of each system
(Fig. 5) are presented.

For easiness of analysis and interpretation, as previously
mentioned, the system was divided into five sub-systems: (i)
container manufacture, (ii) distribution of empty containers,
(iii) battery collection and sorting, (iv) international transport
for the recycling and (v) battery recycling. Recovered mate-
rials were also quantified.

3.1 Container manufacture (P1 to P4)

This sub-system includes the production of the different pa-
pers (P1) required for the manufacture of the corrugated board
to be used in the manufacture of the boxes (kraftliner brown,
recycled fluting, kraftliner white, semi-chemical recycled and
testliner white) and their transport (P2) to the plant where the
manufacture of cardboard and boxes will take place (P3).
Once produced, the boxes are packed on pallets, banded with
polyester tape and filmed for dispatch (P4). Table 1 indicates
the inputs of the processes, the source of data for inventory
and the assumptions.

3.2 Distribution of empty containers (P5 and P6)

The boxes, produced in Portucel Albarraque, are
transported to the post office services of MARL (P5,
Fig. 5). From there, the boxes are dispatched for the
different recipients (P6, Fig. 5). The inputs of the pro-
cesses, the source of data for inventory and the assump-
tions are shown in Table 1.

3.3 Battery collection and sorting (P7 to P12 and P15)

The distribution of the amount of alkaline batteries deposited
in each region (P7, Fig. 5) was estimated based on information
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Table 1 Inputs, source of data for the inventory and assumptions for the manufacture of containers, distribution of empty containers and battery
collection and sorting processes

Inputs Amount Source of inventory data

Container manufacture processes

Production of kraftliner brown® 2,536 kg° Corrugated board base paper, kraftliner, at plant/RER (Hischier 2007)

Production of recycled fluting® 4,988 kg® Corrugated board base paper, wellenstoff, at plant/RER (Hischier 2007)
Production of kraftliner white® 2,401 kg° Corrugated board base paper, kraftliner, at plant/RER (Hischier 2007)

Production of recycled semi-chemical® 5227 kg® Corrugated board base paper, semi-chemical fluting, at plant/RER (Hischier 2007)
Production of testliner white® 2,070 kg® Corrugated board base paper, testliner, at plant/RER (Hischier 2007)

Transport of kraftliner brown 1,014 tkm® Transport, lorry >32 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)

Transport of recycled fluting 9,477 tkm® Transport, lorry >32 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)

Transport of kraftliner white 960 tkm® Transport, lorry >32 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)

Transport of recycled semi-chemical 7,840 tkm® Transport, lorry >32 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)

Transport of testliner white 1,449 tkm® Transport, lorry >32 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)

Production of cardboard and inner box, Albarraque, Portugal 4,880 kg Corrugated board, recycling fibre, double wall, at plant/RER (Hischier 2007) and

packaging, corrugated board, mixed fibre, single wall, at plant/RER"
Distribution of empty containers

Transport of boxes to MARL, Lisbon 545 tkm® Transport, lorry 7.5-16 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)
Transport of boxes: —=f Transport, van <3.5 t/RER (Spielmann et al. 2007)
Lisbon Region 172 tkm
Littoral 989 tkm
Porto Region 856 tkm
Northern Interior 554 tkm
Algarve 152 tkm
Southern Interior 98 tkm
Battery collection and sorting
Battery collection: -£ Transport, lorry 3.5-7.5 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)
Lisbon Region 5,040 tkm
Littoral 29,040 tkm
Porto Region 25,160 tkm
Northern Interior 16,280 tkm
Algarve 4,480 tkm
Southern Interior 2,380 tkm
Transport to sorting 60,000 tkm" Transport, lorry >32 t, EURO4/RER (Spielmann et al. 2007)
Production of stretch film 90 kg' Packaging film, LDPE, at plant/RER (Hischier 2007)

#Based on information from the company responsible for the manufacture of the boxes (Portucel Embalagem, personal communication; Europac
Group, 2012), it was considered that the kraft papers are being produced in Viana, Portugal; the recycled fluting produced in France; and the testliner
white produced in Spain. The semi-chemical paper is imported from Spain or France

> With the plank area required for each box (Portucel Embalagem, personal communication) and assuming a cutting edge of 40 mm, a corrugator
loss of 3 % and a take-up factor of 1.20 to flute E and 1.325 to flute B (FEFCO 2006), the required area of each paper was calculated, and with its
grammage (Portucel Embalagem, personal communication), the required amount of each paper, in mass, was also calculated. In losses, parings of
small cuts existing in the box were also accounted for (by the difference in mass between the plank used for the manufacture of the box and its final mass)

¢ Transport distances were calculated using the Google Maps (https://maps.google.com/)

9In the cardboard manufacture, the paper inventory and its transport were excluded (already previously considered in P1 and P2). The electrical matrix
considered was the one from Portugal, whose inventory was also obtained from the Ecoinvent database (Frischknecht et al. 2007). For the manufacture of
the boxes, neither the cardboard (already considered separately) nor the transport (since it does not exist because the boxes are produced in the same unit
that produces the cardboard) was considered. The transportation was also not considered for auxiliary materials since this information was not available.
The electrical matrix has been changed to the one of Portugal. The printing ink was considered as it is in the Ecoinvent process and polyethylene used for
packing the boxes, too (despite being slightly lower than estimated). As in the production process of the boxes in Ecoinvent, a packaging system is
considered, and since there is no detailed information about the system used in the studied boxes, no changes were introduced

¢ In the load, only the mass of boxes was considered

fTaking into account the amount of batteries collected in 2007 in each region, LR, LT, PR, NI, Al and SI (see Section 2.2.2), the number of boxes to be
sent was calculated. Since most of the batteries are collected by municipal authorities responsible for the MSW management, it was considered that the
transport distance of the boxes (whether empty or full) would be the average distance between Lisbon and the sorting plant of the MSW management
entity of each region. In 2007, Portugal had 29 MSW management systems and only one had no sorting plant (Portuguese Environment Agency 2007);
therefore, the distance from the location of its head unit was considered in the calculation

€ Transport distances considered were the same as for transportation of the empty boxes. In the load, only the mass of batteries was considered

" Each truck carries 22 pallets with about 20 t of batteries (each pallet packs 36 boxes with about 25 kg of batteries each). The distance of transportation
was calculated with the tool available in Google Maps (https://maps.google.com/). In the load, only the mass of batteries was considered

'The consumption of stretch film used in palletising the full boxes was estimated based on information obtained from one of the entities of MSW
management that is involved in the collection of waste batteries (Lipor, personal communication)
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provided by Ecopilhas (www.ecopilhas.pt) and
corresponds to the average between 2004 and 2007.
The box and film consumption was considered
according to the amount of collected batteries. The full
boxes are transported from each collection point to the
Ecopilhas temporary storage located in Lisbon (P9).
From the temporary storage (P10), batteries are
transported by a large capacity truck to the sorting unit
(P11). The sorting process (P12) occurs in a specific
sorting unit located on the premises of the Resitejo in
Chamusca (Section 2.2.5). Due to the lack of informa-
tion, no consumables in the sorting unit were consid-
ered. Results from this process are the boxes, the stretch
film and the pallets. The pallets are reused and the
boxes and the film are sent for recycling. These are
not further analysed. The inputs of the processes, the
source of data for inventory and the assumptions are
shown in Table 1.

3.4 International transport to recycling (P13)

The batteries are transported from the sorting unit to the
recycling plant by truck. Each truck carries 22 pallets, i.c.
about 22 t of batteries (Resitejo, personal communication).
Transportation distances were calculated with the tool avail-
able in Google Maps (https://maps.google.com/). The source
of data for the inventory of transportation was the Ecoinvent
database (Spielmann et al. 2007) and the Transport, lorry
>32 t, EURO4/RER was used. In the load, only the mass of
batteries was considered.

3.5 Battery recycling (P14)

Until 2008, Ecopilhas resorted to Fernwiarme Wien, Austria,
for the recycling of alkaline batteries (Ecopilhas, personal
communication). Since the early 2009, batteries were sent to
the recycling unit of Valdi in Feurs, France (Ecopilhas, per-
sonal communication), where a serious accident which led to
the temporary shutdown of this unit took place in 2011.
Subsequently, sending the batteries to Spain began a hypoth-
esis to be considered (Ecopilhas, personal communication).
Thus, within the scope of this study, the alternatives named A,
F and S, respectively, corresponding to recycling in Austria,
France and Spain were taken into account. The unit in Spain
was that of Recupyl, in Azuqueca de Henares.

3.5.1 Recycling in Austria (P14_A)

Both the description of the process and its characterization
(identification and quantification of inputs and outputs) were
obtained by contact with the company responsible
(Fernwirme Wien, personal communication). Table 2 indi-
cates the inputs and outputs of the process, the source of data
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for inventory and the assumptions. For the description of the
process, see Section 2.2.6.

3.5.2 Recycling in France (P14_F)

Not being able to obtain data directly from the entity, pub-
lished data in Briffaerts et al. (2006) was used. In Table 3, the
inputs and outputs of the process, the source of data for
inventory and the assumptions are shown. For the description
of the process, see Section 2.2.7.

3.5.3 Recycling in Spain (P14_E)

Not being able to obtain data directly from the entity, but
having from it the information that the implemented system
is patented by Recupyl and that it occurs in two mechanical
and hydrometallurgical steps (Recupyl Espaiia, personal com-
munication), data corresponding to the Recupyl process pub-
lished in ERM (2006) was used. In Table 4, the inputs and
outputs of the process, the source of data for inventory and the
assumptions are shown. For the description of the process, see
Section 2.2.8.

4 Life cycle impact assessment (LCIA)

As mentioned before, the method used to evaluate the impacts
was Eco-indicator 99, Hierarchist version. A sensitivity anal-
ysis was conducted in order to analyse the importance of long-
term emissions. For that, the results obtained including or
excluding these emissions were compared (see
Section 2.2.14).

Figure 6 shows the results of the impact assessment
for each damage category (ecosystem quality, human
health and resources), for the different processes, with-
out and with inclusion of long-term emissions (graphics
indicated with ‘damage category LT’). For ecosystem
quality, there is a preponderance of the impact of the
recycling processes F and S regarding all other process-
es and in particular regarding recycling process A. After
these, the impact of the processes P1 to P4 (container
production) is the most significant followed by the
international transport of the batteries to Austria. Note
that recycling process A has a considerably lower im-
pact than the one of the other recycling processes and
even lower than the impact of the battery transport for
that location. Altogether, the impact of transportation+
recycling process to system A lies below the other and
even below recycling processes F and S. When consid-
ering long-term emissions, an increase in the impact
takes place.

For human health damage category, there is a preponder-
ance of the impact of recycling processes S. In opposition to
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Table 2 Inputs, outputs and data source for the inventory of the battery recycling process in Austria (Fernwérme Wien)

Amount Source of inventory data

Inputs

Spent batteries 1t

Oil (40-70 1/t) 551 Light fuel oil, at regional storage/RER (Jungbluth 2007)

Electrical energy 330 kWh Electricity, supply mix, medium voltage, at grid/AT (Frischknecht et al. 2007)

TMT 15 1.7 kg Triazine compounds, at regional storehouse/RER (Nemeck and Kégi 2007)*

FeCl; (40 %) 25 kg Iron (III) chloride, 40 % in H,O, at plant/CH (Althaus et al. 2007)

HCI (30 %) 17 kg Hydrochloric acid, 30 % in H,O, at plant/RER (Althaus et al. 2007)

CaO 17 kg Limestone, crushed, washed/CH (Kellenberger et al. 2007)
Outputs

Fine ZnO 510 kg b

Coarse ZnO 110 kg b

ZnO Waelz 190 kg b

Zinc concentrate, at beneficiation/GLO (Classen et al. 2009)
Waelz slag 430 kg b
Mine, gravel/sand/CH (Kellenberger et al. 2007)

Scrap 150 kg Iron scrap, at plant/RER (Classen et al. 2009)

Wastewater 9m’ =

Filter cake 33 kg Waste management/residual material landfill process-specific burdens/CH (Doka 2009)
Air emissions

Dust 0.5 mg/m’ Considered particulates <2.5 um

HCl 0.55 mg/m’

SO, <3 mg/m’ -

CO 25 mg/m® Considered fossil, unspecified

NO, 30 mg/m®

Sum metals (Pb+Zn) 0.001 mg/m’ Considered equal amounts of Pb and Zn

Hg <0.002 mg/m?® -

Corg 1 mg/m® Considered NMVOC.

PCDD/PCDF 0.004 ng/m’ Considered equal amounts of dioxins and furans

 Although the chemical properties of the triazine are not comparable to TMT 15, its inventory was considered to be the most similar chemical

® As stated in its description, the result of this recycling process are two fractions of ZnO, fine and coarse that are recovered as ZnO and a Waelz slag.
Since the accounting of these products is only indicative (see Section 2.2.11), the products that they will replace were considered for the inventory of
avoided burdens. In reality, the Waelz process also has environmental loads that are not considered in the present study

° This flow is not considered per se because the materials and energy needed for its treatment are already accounted for

¢ Emissions accounted for by its upper limit, i.c. equal to the indicated value

the previous damage category, here, the impact of S is
much higher than F, followed by the impact of the
transport to Austria and only after that, by the impact
of process A. There is a slight increase in impacts
when considering the long-term emissions remaining
in the relationship between the impacts of the different
processes.

In terms of resources, the impact of the recycling
processes is quite different and here the impact of
process S is higher than that of A and is higher than
the impact of process F. The impact of transport shows
an expectable contribution (highest for Austria and low-
est for Spain), but for Austria and for France, it is

higher than the impact of the recycling process itself
and even higher than the impact of recycling process F.

Together, considering transport+recycling process, system
A has the highest impact and F the lowest. There are no
differences when long-term emissions are included. In sum-
mary, at the damage category level, system F is the worst in
the ecosystem quality, system S the worst in the damage
category of human health and system A the worst for re-
sources. System A is the best in terms of impact on the
ecosystem quality and human health and F is the best in the
category of damage resources.

Figure 7 shows the results of the impact assessment for the
impact categories that belong to the damage category
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Table 3 Inputs, outputs and data source for the inventory of the battery recycling process in France (VALDI)

Amount Source of inventory data
Inputs
Spent batteries 1t
Natural gas 30 kWh Natural gas, high pressure, at consumer/FR (Faist Emmenegger et al. 2007)
Electricity 1,000 kWh Electricity, medium voltage, at grid, supply mix/FR (Frischknecht et al. 2007)
FeSi waste 15 kg* Iron scrap, at plant/RER (Classen et al. 2009)
Carbon waste 17.5 kg* Petroleum coke, at refinery/RER (Jungbluth 2007)
Steel scrap 2 kg* Iron scrap, at plant/RER (Classen et al. 2009)
Lime (CaO) 15 kg* Limestone, crushed, washed/CH (Kellenberger et al. 2007)
Water 0.01 m* Production tap water, at user/RER (Althaus et al. 2007)
Outputs
Ferromanganese alloy 375 kg* Ferromanganese, high coal, 74.5 % Mn, at regional storage/RER (Classen et al. 2009)°
Filter dust 300 kg* Zinc concentrate, at beneficiation/GLO (Classen et al. 2009)°
Slag 175 kg* Mine, gravel/sand/CH (Kellenberger et al. 2007)°
Air emissions
CO, 600 kg Considered fossil, unspecified
CO 1,100 ¢* Considered fossil, unspecified
NO, 800 g*
SO, 120 ¢* Considered sulfur dioxide
Dust 10 g* Considered particulates <2.5 um
As <0.04 g e
Cd <02¢g -
Cr <8g =
Cu <02 g -°
Hg <0.04 g -°
Ni <02g =
Pb <02¢g =
Zn <0.96 g -
Dioxins and furans <4x10 " g =
Considered equal amounts of dioxins and furans
Mn <02¢g =

? Considered the mean value of the range presented in the original inventory

® Since the accounting of these products is only indicative (see Section 2.2.11), the products that they will replace were considered for the inventory of

avoided burdens

¢ Emissions accounted for by its upper limit, i.e. equal to the indicated value

ecosystem quality (acidification and eutrophication,
ecotoxicity and land use), for the different processes,
without and with inclusion of long-term emissions
(graphics indicated with ‘damage category LT’). In this
group, the highest impact is that of recycling process F
in ecotoxicity, which explains the result for the impact
of this process in this damage category.

In acidification and eutrophication, the highest impact
occurs for recycling processes S followed by the impact
of transport for A. For recycling process S, this is the
dominant contribution to the result in this damage cat-
egory. Together, the transport+recycling process, the
impact of systems A and F come close and the one of
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S is higher. There are no differences when long-term
emissions are included.

For ecotoxicity, the impact of process F stands out
from all the others, followed by the one of S with less
impact and about one third of the previous one. All the
other processes have smaller impacts. In ecotoxicity, a
slight increase in the impact already exists when long-
term emissions are included.

In the transport to Austria, the impact observed for
this damage category results from a close contribution
of the impact from the two impact categories, acidifi-
cation and eutrophication and ecotoxicity. In land use,
the impact of the production of boxes stands out from
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Table 4 Inputs, outputs and data source for the inventory of the battery recycling process in Spain (Recupyl)

Amount Source of inventory data
Inputs
Spent batteries 1t
Electricity 960 kWh Electricity, supply mix, medium voltage, at grid/ES (Frischknecht et al. 2007)
H,S04 (92 %) 168 1 100 % sulphuric acid, liquid, at plant/RER (Althaus et al. 2007)*
H,0, (30 %) 126 1 50 % hydrogen peroxide, 50 % in H,O, at plant/RER (Althaus et al. 2007)b
Antifoam 0.861 Chemicals organic, at plant/GLO (Althaus et al. 2007)
Water 570 1 Production tap water, at user/RER (Althaus et al. 2007)
Outputs
Zinc 205 kg Zinc, primary, at regional storage/RER (Classen et al. 2009)°
Manganese dioxide 317 kg Manganese, at regional storage/RER (Classen et al. 2009)°
— Pure manganese 228 kg
Iron and steel 180 kg Pig iron, at plant/GLO (Classen et al. 2009)°
Emissions to air
NH; 0.005 kg
Dust 0.0015 g Considered particulates <2.5 pm
Hg+Cd 0.00003 kg Considered equal amounts of Hg and Cd
Acid 0.000084 kg Considered HCI
H,, O,, water 29.61 kg In the inventory was only recorded as water
Zn+Mn 0.00001316 kg  Considered equal amounts of Zn and Mn
0, 39 kg
Emissions to water
Solid suspension 0.0119 kg
Hg 0.0000028 kg
Cd 0.000007 kg
Zn 0.0028 kg
Mn 0.00224 kg
Water-+acid 768 kg o
Water release 99 kg Wastewater treatment, class 3/CH (Doka 2009). With replacement of electric mix of CH by ES
Paper/plastic 120 kg Waste management, landfill process-specific burdens/CH (Doka 2009). With replacement of
electric mix of CH by ES
Residue of leaching (chemical 97 kg Waste management, landfill process-specific burdens/CH (Doka 2009). With replacement of
treatment) electric mix of CH by ES
Mixed heavy metals 10 kg Waste management, landfill process-specific burdens/CH (Doka 2009). With replacement of

electric mix of CH by ES

21t was assumed to have a density of 1.84 kg/I
° It was assumed to have a density of 1.2 kg/l

¢ Since the accounting of these products is only indicative (see Section 2.2.11), the products that they will replace were considered for the inventory of

avoided burdens

9 This flow was not considered because it is recirculated in the process

all the others, including the recycling processes. This is
the dominant contribution to the impact of these pro-
cesses in this damage category: ecosystem quality.
There are no differences when long-term emissions
are included.

Figure 8 shows the results of the impact assessment for the
impact categories that belong to the damage category of
human health (carcinogenic, climate change, ionising radia-
tion, ozone layer depletion and respiratory effects), for the

different processes, without and with inclusion of long-term
emissions (graphics indicated with ‘damage category LT”).
The category of impact that has the highest contribu-
tion to the outcome in this damage category for all
processes is the respiratory effects and the lowest is
the ozone layer depletion. In the category respiratory
effects, the impact of recycling process S stands out
followed by the impact of transport to Austria (about
four times lower). Again, system A is the only one for
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Fig. 6 Results of the impact assessment for each damage category (ecosystem quality, human health and resources), for the different processes, without
and with inclusion of long-term emissions (graphics indicated with ‘damage category LT”)

which the impact of transport is higher than the impact
of the recycling process itself, but when combining
transport and recycling process, it is higher than F but
lower than S. In the carcinogenics and ionising radiation
impact categories, there is a predominance of the
recycling processes regarding the others, and the impact
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of process S is the highest and A is the lowest in
carcinogenics and F the highest and A the lowest in
ionising radiation. In the climate change and ozone
layer depletion impact categories, the recycling process-
es are more close to the impact of transports. For
climate change, process S is dominant, followed by
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Fig. 6 (continued)

the one of S, and the transport to Austria has a higher
impact than that of the recycling process itself. When
considering the recycling process and the transport, sys-
tem A is the best and F the worst. The situation is quite
different in the ozone layer depletion category in which
the impact of recycling process A is dominant, followed
by the one of its transport that is higher than the impact
of recycling processes F and S. Altogether, system A is

the worst but the contribution of this impact category to
the damage category in question is the lowest of all the
categories, so that this influence is not noticed.

Figure 9 shows the results of the impact assessment for the
impact categories that belong to the damage category of
resources (fossil fuel and mineral extraction), for the different
processes, without and with inclusion of long-term emissions
(graphics indicated with ‘damage category LT”). In this case,
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Fig. 7 Results of the impact assessment for the impact categories that
belong to the damage category ecosystem quality (acidification and
eutrophication, ecotoxicity and land use), for the different processes,

the fossil fuels category determines the result for this damage
category. In this one, the recycling processes have quite dif-
ferent impacts with system S the highest followed by A and
then F, and the impact of transport to A exceeds the impact of
the last two recycling processes. Altogether, in the transport+
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without and with inclusion of long-term emissions (graphics indicated
with ‘impact category LT”)

recycling process, the impact of system A is dominant. In
mineral extraction, process S stands out and F has the lowest
impact. Transportation to Austria has an impact equivalent to
that of its recycling process. There are no differences when
long-term emissions are included.
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Fig. 7 (continued)

5 Life cycle interpretation For ecosystem quality damage category, the improve-

ment of the environmental performance of systems F
Figure 10 shows, for each process, the contribution of each  and S, the most negative, would pass to decrease the
impact category for the outcome of the respective damage  impact of their own recycling processes. The improve-
category, which facilitates the identification of improvement  ment of system A may require decreasing the impact of
opportunities for each process and for each system, both by ~ the international transport for recycling or even of the
damage and by impact category. manufacturing of boxes (P1 to P4). Going down to the
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Fig. 8 Results of the impact assessment for the impact categories that
belong to the damage category of human health (carcinogenic, climate
change, ionising radiation, ozone layer depletion and respiratory effects),

level of impact categories, such an improvement in
recycling processes F and S could be achieved by
reducing the impact on ecotoxicity for the first and on
the acidification and eutrophication for the second. The
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for the different processes, without and with inclusion of long-term
emissions (graphics indicated with ‘impact category LT”)

improvement in the impact of the set of processes P1 to P4
would be possible in terms of land use, while the impact of
transport to Austria could be improved both in terms of
acidification and eutrophication as in ecotoxicity.
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Fig. 8 (continued)

Note that system A is the only one for which the impact of
transport in all types of impact categories in this damage
category is higher than that of the recycling process itself,
which makes it difficult to identify improvements in the
environmental performance of the system for this geographi-
cal location than improving the impact of the transport and, as
already mentioned above, the impact of the manufacture of

boxes (which would benefit the three systems). However,
this system is the one with the lowest impact to this
damage category.

For the damage category of human health, improve-
ment of system S should focus also on its own
recycling process and, for system A, mainly on the
transport process. In terms of impact categories,
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Fig. 10 Contribution of each impact category for the outcome of the respective damage category

improving process S and the transport to A would pass For the damage category of resources, all recycling
to decrease the impact on respiratory effects. processes and transport to A and F, if improved,
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Fig. 11 Results obtained to avoid impacts due to material recovery
occurring in the recycling processes of batteries (and quantified by the
potential impact of obtaining virgin materials), for the different recycling

would bring advantages for their respective systems.
In this case, the improvement would focus on the use
of fossil fuels.

Figure 11 shows the results obtained to avoid impacts
due to material recovery occurring in the recycling

Processes

processes, without and with inclusion of long-term emissions (graphics
indicated with ‘damage category LT’

processes of batteries (and quantified by the potential
impact of obtaining virgin materials). Process A is dom-
inant in all damage categories and S is insignificant
when compared to the previous one. Process F is be-
tween the two. When considering the long-term

@ Springer



1406

Int J Life Cycle Assess (2014) 19:1382-1408

Human health_LT

0 T

-200000

-400000

-600000

-800000

F e

DALY

-1000000

-1200000

-1400000

-1600000

Processes

Resources

-1E+11

-2E+11

-3E+11

F e

MJ

-4E+11

-5E+11

-6E+11

-TE+11

Processes

Resources_LT

-1E+11

-2E+11

-3E+11

F e

MJ

-4E+11

-5E+11

-6E+11

-TE+11

Fig. 11 (continued)

emissions, the benefit to the damage category human
health becomes much higher. Comparing Fig. 11 with
Fig. 6, it can be seen that processes A and F have an
extremely positive balance for any damage category.
Process S presents a balance between the impact caused
and prevented.

Considering all the assumptions made when carrying
out the inventories of the different systems, it may be of
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Processes

interest to further analyse the impacts associated with
products recovered and especially all processes that
need to be involved in the production of ready-to-use
secondary raw material. And despite the remarks made
in Section 2.2.11, this is the current practice in LCA
allocating these possible environmental advantages to
the process in which the raw material is used and not
to the one that recovers it.
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6 Conclusions

The potential environmental impacts of the three alter-
native systems for spent alkaline household battery
management from their collection in mainland Portugal
to recycling abroad in Austria (A), France (F) and Spain
(S), using the LCA methodology and the method of
impact assessment Eco-indicator 99, Hierarchist version
with two options—with and without inclusion of long-
term emissions, were quantified.

System F is the most negative in terms of ecosystem quality
and S is the worst in terms of human health. In these two
damage categories, system A is the best but the worst in the
resources damage category, where F is the best system.

Ifthe recovered materials are considered in this balance, the
environmental advantage of system A is clear; however, it is a
common practice in LCA to allocate this environmental ad-
vantage to the system where the materials are used instead of
virgin materials and not to the one where the materials are
recovered. Thus, the choice of one of the processes will also
depend on the priorities established in the environmental
protection policy in force, particularly with regard to the
protection of ecosystem quality, human health and resources.

The influence of long-term emissions is significant only in
the damage category of human health. Ecotoxicity is the
impact category that most influences the results for the dam-
age category of ecosystem quality, the respiratory effects for
human health and the fossil fuels for resources.

The improvement of system F in the ecosystem quality
damage category seems to be primarily at the level of the
impact of the recycling process itself on ecotoxicity, and
improving system S in human health would pass also by
improving the recycling process itself at the level of the
respiratory effects category. The improvement of system A
in the resources category should be directed essentially at the
level of consumption of fossil fuels in the transport, but also in
the recycling process itself.
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1. INTRODUCAO

A legislacdo europeia em vigor na area dos residuos assenta na Directiva 2008/98/EC do
Parlamento Europeu e do Conselho, de 19 de Novembro de 2008, que estabelece medidas de
proteccdo do ambiente e da saude humana, prevenindo ou reduzindo os impactos adversos
decorrentes da geragdo e gestdo de residuos, diminuindo os impactos gerais da utilizagdo dos
recursos e melhorando a eficiéncia dessa utilizagdo (Official Journal of the European Union,
2008).

Esta Directiva prevé, no seu artigo 4°, que na aplicacéo da tradicional hierarquia das opcdes de
gestdo dos residuos, os Estados-Membros (EM) tomem medidas para incentivar as opcées
conducentes aos melhores resultados ambientais globais. Para tal, pode ser necessario
estabelecer fluxos de residuos especificos que se afastem da hierarquia, caso isso se justifique
pela aplicacdo do conceito de ciclo de vida aos impactos globais da geragéo e gestdo desses
residuos (Official Journal of the European Union, 2008). Assim, apesar de a reciclagem ser
uma opcao hierarquicamente preferencial em relagdo a valorizagdo energética e a deposicao
em aterro, importa conhecer, para determinados fluxos de residuos, as cargas ambientais
associadas a estes diferentes destinos com vista a avaliar a vantagem ambiental do
cumprimento desta hierarquia. Nessa analise de impacto ambiental devem ser considerados
ndo s6 os processos de tratamento em si mesmo (reciclagem, incineracdo e deposicdo em
aterro), mas também todos 0s outros necessarios a esses, tais como os de transporte, os de
producéo de energia e de materiais auxiliares ou outros, aplicando assim a perspectiva do ciclo
de vida a estes residuos, i.e., analisando o impacto desde a sua origem até a sua eliminagéo
final, ou seja, até ao momento em que os produtos resultantes do seu tratamento sejam parte

integrante do ambiente.

Para alguns residuos, tal como para as pilhas alcalinas, parte integrante do fluxo de residuos
de pilhas e acumuladores usados, podem ser identificadas raz6es adicionais que motivam e
justificam este tipo de avaliacéo: (1) O fluxo de residuos de pilhas e acumuladores inclui uma
grande diversidade de produtos tanto em termos estruturais — desde as pilhas de botdo a
acumuladores industriais — como em termos de composicdo e perigosidade dos seus
constituintes para o ambiente — desde as pilhas alcalinas e as de zinco-carvao (consideradas
pouco poluentes) até as que contém substancias com reconhecido efeito negativo no ambiente
como o mercurio, chumbo e cadmio (Commission of the European Communities, 2003). A
obrigatoriedade de recolha e reciclagem prevista na actual legislacdo aplica-se a todas as
pilhas portateis e ndo apenas as classificadas como perigosas como acontecia na legislacéo
precedente. Esta situacdo ndo se deve a sua perigosidade ou potencial impacto ambiental,
mas sim por ter sido verificado que os esquemas de recolha para todas as pilhas portateis

eram mais eficientes do que esquemas separados para determinados tipos de pilhas, uma vez
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que os consumidores mostraram dificuldade em identificar, e, por isso, separar, as pilhas
perigosas das ndo-perigosas. Esta foi a principal razdo do alargamento do &mbito de recolha
selectiva e reciclagem a todos os tipos de pilhas portateis (Commission of the European
Communities, 2003). (2) Além disso, apesar de estarem legalmente definidas metas europeias
para a recolha selectiva e reciclagem de todos os tipos de pilhas portateis (Official Journal of
the European Union 2006), onde se incluem as alcalinas, as pilhas que ndo sado selectivamente
recolhidas terdo como destino a incineracdo ou a deposicdo em aterro. Na literatura séo
referidas situagBes em que apesar de recolhidas selectivamente as pilhas eram encaminhadas
para deposicdo em aterro, tal como aconteceu pelo menos na Suécia e na Alemanha
(Commission of the European Communities 2003). No cumprimento da actual legislagédo estas
situacdes ja ndo seriam possiveis uma vez que esta obriga a que todas as pilhas
selectivamente recolhidas sejam recicladas. (3) Na justificacdo da actual legislacdo na area das
pilhas é reconhecida a falta de conhecimento cientifico, ou pelo menos de dados especificos, e,
em particular, de estudos de ACV (Commission of the European Communities 2003), que

suportem totalmente as directrizes adoptadas.

Assim, parece justificavel e (til uma avaliagdo das cargas ambientais das alternativas de
gestdo de pilhas alcalinas usadas, o que constitui o objectivo deste trabalho. A metodologia
escolhida para este estudo é a Avaliacdo do Ciclo de Vida, segundo as normas ISO 14040
(ISO 2006a) e I1SO 14044 (1SO 2006b). A descricdo que se segue respeita 0s requisitos
estabelecidos nessas normas.
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2. DEFINICAO DO OBJECTIVO E DO AMBITO
2.1. DEFINICAO DO OBJECTIVO

A razdo para a realizacdo deste estudo € conhecer os potenciais impactos ambientais
associados a trés alternativas de gestdo de pilhas alcalinas domésticas usadas recolhidas em

Portugal continental: (1) deposicdo em aterro; (2) incineracado; e, (3) reciclagem.

O resultado do estudo e a informacdo desenvolvida na sua realizacdo (em particular o
conhecimento dos processos abrangidos, a identificacdo e quantificacdo de recursos e
emissOes associadas) podem ter varias aplicagbes. Por um lado, permitem comparar o
desempenho ambiental destas trés alternativas de gestéo deste tipo de pilhas, tendo em conta
varias questdes ambientais, definidas pelas categorias de impacto, e os diferentes
compartimentos do ambiente: ar, &gua e solo. Por outro lado, permitem identificar a origem (ao
nivel do inventario) dos aspectos ambientais mais significativos, e, consequentemente, as
vantagens e desvantagens ambientais de cada alternativa, permitindo, assim, a identificacédo e

definicdo de oportunidades de melhoria para cada uma.

Adicionalmente, torna-se possivel conhecer o perfil ambiental da gestdo das pilhas alcalinas
usadas em Portugal continental em que coexistem as trés alternativas referidas. Esta analise
poderd constituir um suporte cientifico em estudos que visem a definicdo da melhor opgédo para
a gestdo destes residuos a luz da legislacdo em vigor; mas pode também servir de exemplo
elou orientacdo a outros trabalhos com o mesmo objectivo a realizar em outras areas
geogréficas, particularmente da Europa; e, eventualmente, contribuir para a fundamentacéo de

legislacédo futura; ou, mesmo como guia em estudos a realizar em outros fluxos de residuos.

Este estudo destina-se a todos os interessados em conhecer o0 potencial impacto ambiental
comparativo das alternativas estudadas, e, neste particular, aos membros de entidades
envolvidas na definicdo de politicas ambientais e na gestdo destes residuos. Destina-se
também a todos aqueles que estejam interessados em conhecer as vantagens e desvantagens
ambientais (oportunidades de melhoria) de cada opcéo, tais como os profissionais das
entidades envolvidas nos diferentes processos incluidos no estudo, com particular destaque

para os que estdo relacionados com a deposicao em aterro, incineracédo ou reciclagem.

Dado que este estudo faz parte de um projecto de investigacdo, € expectavel que os resultados
sejam utilizados em afirmacdes comparativas para divulgacdo publica, em particular em

comunicacdes de caracter técnico e cientifico.
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2.2. DEFINICAO DO AMBITO
2.2.1. Sistemas em estudo

O ciclo de vida dos sistemas em estudo tém inicio quando o consumidor descarta/deposita as
pilhas usadas e termina quando as emissdes (incluindo residuos) associadas ao destino final

dessas pilhas passam a fazer parte integrante do ambiente.

No caso presente € considerada a situacédo de referéncia de Portugal continental em 2012, o
Gltimo ano para o qual existem dados disponiveis de caracterizacdo dos sistemas de gestéo
dos residuos sélidos urbanos (RSU). Em 2012, os 278 municipios de Portugal continental
estavam organizados em 23 sistemas de gestdo de RSU com infra-estruturas para assegurar
um destino final adequado para os residuos produzidos na area respectiva (APA 2014a). Todos
esses sistemas possuem aterro sanitario, num total de 34 aterros, mas em dois desses
sistemas o destino preferencial dos RSU € a incineragdo, sendo o aterro apenas utilizado em
situacdes de interrupcdo dessa operacdo. Assim, 0s sistemas existentes comportam 2
unidades de incineracdo e os aterros que recebem diariamente RSU indiferenciados sdo 32.
Em 2012, 18,2% dos residuos urbanos foram incinerados e 53,6% depositados em aterro (APA
2013a).

Apesar de estarem implementados no Pais sistemas de recolha selectiva de pilhas, uma
quantidade significativa destas ainda ¢é descartada com os residuos domésticos
indiferenciados. No primeiro caso, as pilhas serdo encaminhadas para reciclagem e no
segundo para deposi¢cdo em aterro ou incineragdo, consoante o sistema de gestédo de residuos
do municipio em questdo. Em ambos os casos a recolha serd da responsabilidade do
municipio, ou de outra entidade por si contratada, e podera incluir a passagem por uma
Estacdo de Transferéncia, antes da entrega no local de deposicdo em aterro, na unidade de
incineracdo ou no local onde sédo depois recolhidas pela entidade responsavel pelo seu
encaminhamento para reciclagem. Tanto o aterro como a unidade de incineracdo integram
sistemas especificos de tratamento de emissdes: do lixiviado e do biogéas, no caso do aterro, e
das emissdes atmosféricas e das cinzas, no caso da unidade de incineracdo. A reciclagem

deste tipo de pilhas decorre fora do Pais desde 2008 (Xara et al 2014).

Os sistemas a estudar sdo, portanto, as trés alternativas de gestdo das pilhas alcalinas
domésticas usadas:

Sistema 1: Deposi¢do/Recolha indiferenciada + Deposi¢do em aterro

Sistema 2: Deposi¢do/Recolha indiferenciada + Incineracéo

Sistema 3: Deposicdo/Recolha selectiva + Reciclagem
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Cada sistema sera identificado neste trabalho pelo destino final que lhe esta associado. Estes
sistemas estdo esquematicamente representados na Figura 1 e séo, de seguida, brevemente

descritos.

Ambiente

recursos

emissdes Produgéo dos pilhdes para
recolha selectiva e/ou
transporte das pilhas

recursos emissdes:

recursos

Recolhade RSU
indiferenciados
com pilhas

.

emissoes Recohaselectiva das pilhas e
acondicionamento para i
.

transporte até Triagem

Incineracéo

emissbes

Triagem e acondicionamento
das pilhas paratransporte até
Reciclagem

|

|

1

|

|

| recursos
| .
|

|

|

|

recursos Deposigdo em aterro

emisstes

|
|
|
|
|
|
recursos . |
|
|
|
|
|
|
|

Reciclagem das pilhas | |

Sistema 1: Deposicdo em aterro __Sistema 2: Incineracdo Sistema 3: Reciclagem

Figura 1. Representacdo esquematica simplificada dos trés sistemas em estudo.

2.2.1.1. Sistema 1: Deposicdo em aterro

Neste caso, os consumidores depositaram as suas pilhas usadas nos residuos indiferenciados.
Nao existe uma tipologia especifica de contentores para o acondicionamento destes residuos
no seu local de produgdo, geralmente sendo utilizados sacos de plastico provenientes das
compras ou entdo sacos especificos para o lixo. A nivel municipal existem contentores
comunitarios onde depois sdo colocados os sacos, ou, menos frequentemente, eles séo
simplesmente colocados no passeio para serem recolhidos. A seguir sdo recolhidos e
transportados para o aterro sanitario do sistema de gestdo de residuos a que pertence o
municipio em causa, podendo haver passagem por uma Estacdo de Transferéncia. A

deposicao em aterro pode ser precedida de um tratamento mecénico e bioldgico.

Para a caracterizagdo dos aterros em funcionamento em 2012 em Portugal continental foram
consultadas as respectivas licengas ambientais (APA, 2014b), apenas disponiveis para 26 dos
32 aterros (ver 2.2.1). Essa caracterizacdo incidiu na quantificacdo do volume (m®) e da

capacidade instalada (ton), na identificacdo e quantificacdo do consumo de recursos (agua,
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electricidade e diesel) e na existéncia e identificacdo do tipo de tratamentos de biogas e de

lixiviado. A caracterizac@o desses aterros é apresentada na Tabela 1 (colunas 1 e 2).

Tabela 1. Caracteristicas dos aterros sanitarios em funcionamento em Portugal continental em
2012 e alguns parametros do modelo de deposicao em aterro (de Doka 2009, apresentado na
seccdo 3.2). Os valores considerados no presente estudo sdo apresentados a negrito (sec¢éo

3.2).

Volume do aterro
(m®)

Capacidade do aterro
(ton)

Consumo de dgua
(I/ton residuos)
Consumo de
electricidade
(kWh/ton residuos)
Consumo de Diesel
(I/ton residuos)

Tratamento do biogds

Tratamento do
lixiviado

Aterros sanitdrios em Portugal
continental

1601 468
Nota 1

1662 487
Nota 1

de 5,5 a 230, média=69
Nota 2

de 1,1 a 12, média=4,7
Nota 3

de 0,58 a 15, média=2,9
Nota 4

So6 para 3 aterros (5% da capacidade
total) a recolha de gas néo é referida.
Em 9 aterros (60% da capacidade
total dos aterros) existe ou esta
prevista a recuperacao energética do
biogas em electricidade. Em todos os
outros (35% da capacidade) existe ou
esté prevista a queima sem
recuperacdo de energia. Nota 5.

Assumindo uma eficiéncia de recolha
de 40%:

- 38% do total de biogas produzido
€ recolhido; 62% é directamente
emitido;

- 66,7% do gas recolhido é
recuperado e 33,3% é queimado.

A quantificacdo da producéo de
lixiviado ndo esta disponivel.

Todos os aterros tém tratamento local
do lixiviado ou pré-tratamento antes
do envio para uma unidade municipal
de tratamento de aguas residuais. As
lamas resultantes séo depositadas em
aterro.

Nota 1. Média de 26 aterros sanitarios.
Nota 2. De 19 aterros sanitarios (7 ndo reportam o consumo de agua).

Nota 3. De 20 aterros sanitarios (5 ndo reportam o consumo de electricidade e o valor de 72 kWh/ton
residuos reportado para um dos aterros foi excluido).

Pardmetros do modelo
(de Doka 2009)

1 800 000
1 800 000

N&o considerado

1,365

1,3

47% emitido directamente.

53% captado:

- 66% recuperado (electricidade e
calor, eficiéncia de 27,8 e 13,5
respectivamente);

- 34% queimado sem recuperagao
energética.

Producéao de lixiviado: 0,025
I/ano/kg residuos

Estacdo municipal de tratamento
de aguas residuais + incineragéo
das lamas.

Nota 4. De 19 aterros sanitarios (6 ndo reportam o consumo de diesel e o valor de 18 709 l/ton residuos
reportado para um dos aterros foi excluido.

Nota 5. Mesmo os aterros com recuperacao energética de biogas tém a alternativa de queima de gas sem
recuperagao energética como recurso.
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Na Figura 2 é apresentado o sistema Aterro, considerado neste estudo, com a identificacao dos

diferentes processos e as principais entradas e saidas.

7

No processo de recepgcdo e deposicdo dos residuos em aterro € consumida agua para
consumo humano, em balneérios e instalacdes sanitarias, lavagens (incluindo pavimentos,
viaturas e rodados), rega e sistemas de incéndio. Esta agua pode ser proveniente da rede
publica ou de captacbes préoprias. O gaslleo € consumido nos equipamentos moveis e a
electricidade essencialmente na iluminacdo, mas também no eventual aquecimento dos

edificios administrativos.

7 7

O biogas captado é encaminhado para uma unidade de tratamento onde é simplesmente
gueimado ou usado para recuperagdo de energia. O biogas ndo captado, essencialmente o
que resulta do facto de a eficiéncia de captacdo ndo ser 100%, é libertado para o ambiente. De
ambos resultam emissfes para o ar. O lixiviado produzido durante 100 anos é encaminhado
para tratamento de onde resultam lamas. Apds esse periodo o lixiviado produzido é libertado

directamente para o ambiente.

2.2.1.2. Sistema 2: Incineracao

Neste sistema o processo de recolha dos residuos € em tudo semelhante ao anterior, mas o
processo de tratamento € a combustdo, e, por isso, os residuos sao transportados para a
unidade de incineragdo do sistema de gestdo de residuos a que pertence o municipio em

causa.

As duas unidades de incineracdo de RSU existentes em Portugal continental estdo em
funcionamento desde 2000, uma delas pertence a Valorsul e outra a Lipor. Em ambos os casos

0 processo de queima é do tipo mass-burn com recuperacgéo de energia eléctrica.

Estas duas incineradoras foram caracterizadas tanto em termos de tecnologia dos processos,
como do seu funcionamento em relacdo ao consumo de recursos e emissfes, para 0 que
foram consultadas as respectivas licencas ambientais (APA 2014c, APA 2014d) e publicagfes
oficiais. Em 2012 as duas unidades incineraram: Lipor — 391 623 ton e Valorsul — 498 275 ton
de RSU. Ambas as unidades estédo equipadas com: (i) separacdo magnética de sucata ferrosa
nas escoérias; (ii) sistema de reducéo selectiva ndo catalitica (SNCR — Selective Non-Catalytic
Reduction) de 6xidos de azoto (NOx) por injeccdo de solugcdo aquosa de amodnia ou ureia na
base da cAmara de combustéo; e, (iii) sistema de tratamento de gases de combustdo composto
por reactor e filtro de mangas — no reactor decorre a neutralizagédo de gases acidos (SO,, HCl e
HF) por via semi-hamida, por injecgdo de leite de cal, e ai é também injectado carvao activado
para remocao de dioxinas, furanos e metais pesados, principalmente mercario. A quantidade

de solucao injectada para reduzir as emissGes de NOx depende da carga térmica do forno e
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dos valores nos gases de combustdo (APA 2014d). O leite de cal é usualmente preparado a
partir de cal apagada, Ca(OH), (Bicocchi1998).

Na Figura 3 estd esquematizado o sistema Incineracdo, considerado neste estudo, com a
identificacdo dos diferentes processos e principais entradas e saidas. Da queima dos residuos
resultam emissfes gasosas e residuos solidos — escoérias e cinzas. As emissdes gasosas sao
tratadas como anteriormente referido. As escoérias, ap6s remocdo da sucata ferrosa, sao
encaminhadas para aterro. As cinzas, juntamente com os residuos da depuracdo dos gases
que decorre no reactor, sdo solidificadas com cimento e também encaminhadas para
deposicdo em aterro. Dos aterros de cinzas e escoérias resultam lixiviados short e long-term
(>100 anos).

2.2.1.3. Sistema 3: Reciclagem

Neste sistema, os consumidores depositam as suas pilhas usadas em locais préprios, tanto em
determinadas instituicdes como nas vias publicas. Dai, sao recolhidas e transportadas para a
unidade de triagem de onde sdo depois encaminhadas para reciclagem fora do Pais. Nos
processos de deposicdo e/ou transporte sdo usados pilhdes, especificos para este fim,
constituidos por duas caixas de cartdo. Em Xara et al 2014 (capitulo 5 deste texto) €&
apresentado um estudo de ACV de alternativas de reciclagem de pilhas alcalinas oriundas de
Portugal continental. No presente trabalho é considerado o processo de reciclagem de
Fernwarme Wien, Austria, integrado no sistema que tem origem na recolha das pilhas, e que é

descrito com detalhe nesse estudo.
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Entradas
Saidas

Recolha das pilhas (com
RSU) e transporte até ao
aterro sanitario

Biogas néo recolhido (a)

Agua
Electricidade

Recepcéo e deposi¢cdo em
aterro

Biogas recolhido

Combustéo do biogas
(queima/recuperacéo)

Emissbées para o ar (a)

Emissées para o ar (b)

Diesel

1 ton

Categorias das saidas

Lixiviado long-term (c)

(a) Cargas da emisséo directa ou da queima do biogéas do aterro
(b) Emissdes do tratamento do lixiviado short-term e da incineracéo das lamas resultantes

(c) Emiss6es do lixiviado long-term (>100 anos) directamente do aterro de RSU e indirectamente da

incineragéo das lamas resultantes do tratamento do lixiviado

Figura 2. Fronteira do Sistema 1, Aterro.

Lixiviado short-term

Tratamento do lixiviado

Emissdes para a agua (b)

Energia e
materiais
auxiliares

Energia e
materiais
auxiliares

Lamas

Incineracdo de lamas

Emissdes para o ar (b)
Emisses para a agua (b)

Cinzas e escorias

Deposi¢éo em aterro de
cinzas e escérias

Lixiviado short-term (b)

Lixiviado long-term (c)
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Recolha das pilhas
(com RSU) e transporte
para Incineracéo

|
| Recepgo e alimentagio Sucata ferrosa | Energia e
| ao forno Energia eléctrica | materiais
Diesell 1ton | auxiliares
J;Damm: Forno Escorias Separagdo magnética de | Aterro de Escorias
Agual escorias 1 (+ tratamento de lixiviado)
1

Lixiviado long-term (c)

Lixiviado short-term (b)

Aménia|  Tratamento de gases | Cinzas

Carvdo activado, (Semi-htimido: reactor, [Residuos de . N ! Residuos solidificados Aterro de Cinzas
filt ~ Solidificagéo |————— zas
Cal, ro) depuragéo dos gases . (+ tratamento de lixiviado)
[ e Gimend Energia e
Agual materiais

Emissdes para o ar (a) auxiliares

Legenda: | _Unidade de Incineracdo _|
Entradas
Saidas
Categorias das saidas:
(a) Cargas ambientais da Incineracéo
(b) Emissdes short-term do tratamento de lixiviados dos aterros de escérias e cinzas

(c) Emissdes long-term (>100anos) doa aterros de escdrias e cinzas

Figura 3. Fronteira do Sistema 2, Incineracéo.

Lixiviado short-term (b)

Lixiviado long-term (c)

-6.12 -



CAPITULO 6
AVALIAGAO COMPARATIVA DE ALTERNATIVAS DE GESTAO DE PILHAS ALCALINAS USADAS

2.2.2. Funcdes dos sistemas

Os sistemas em estudo tém como fun¢éo principal a gestdo das pilhas usadas desde a sua
entrega/deposicdo pelo consumidor. No sistema de reciclagem existe, adicionalmente,
recuperacdo de materiais e nos de deposicdo em aterro e incineracdo existe, adicionalmente,

valorizacdo energética. Neste estudo, a quantificacdo destes fluxos e a vantagem ambiental

inerente é apresentada separadamente, de modo a avaliar o seu efeito nos respectivos
sistemas em analise.
2.2.3. Unidade funcional e unidade de referéncia

Neste estudo, a unidade funcional é o tratamento de uma determinada quantidade de pilhas
encaminhadas para um destino final — deposicdo em aterro, incineracdo ou reciclagem. Como
unidade de referéncia adopta-se a quantidade de 1000 kg de pilhas alcalinas domésticas
usadas, formato AA, o que corresponde a cerca de 42 553 pilhas (assumindo uma massa
média de 23,5 g/pilha).

2.2.4. Fronteira dos sistemas

Em cada sistema, e, por isso, no presente estudo, sdo considerados os processos que fazem
parte do ciclo de vida dos residuos em analise — as pilhas alcalinas domésticas — desde a sua
entrega/deposicdo pelo consumidor até que as emissdes decorrentes da alternativa de gestédo

a que estas pilhas sdo submetidas passam a fazer parte integrante do ambiente.

Nas Figuras 2 e 3 séo apresentados os fluxogramas individuais dos sistemas Deposicao em
aterro e Incineracgéo, representando 0s processos considerados no ambito do estudo e as suas

inter-relacées e onde sao identificados os principais fluxos de entrada e saida.

Para o sistema 1 (Figura 2) — Deposicdo em aterro — sdo considerados 0s seguintes processos:
- Recepcéo e deposicao dos residuos;

- Tratamento do biogas;

- Tratamento do lixiviado;

- Incineracéo das lamas resultantes do tratamento do lixiviado;

- Deposicao em aterro das escorias e das cinzas.

Para o sistema 2 (Figura 3) — Incineragédo — sdo considerados 0s seguintes processos:

- Recepcéao e queima dos residuos;

- Tratamento dos gases de queima;

- Separagdo magnética das escorias;
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- Solidificagdo das cinzas e dos residuos de tratamento dos gases;

- Deposicdo em aterro das escorias e das cinzas inertizadas e tratamentos dos respectivos

lixiviados.

Para o sistema 3 — Reciclagem — sao considerados os processos indicados em Xara et al 2014
(capitulo 5 deste texto) para o sistema de reciclagem na Austria. Os processos foram
agrupados e o sistema foi dividido em: fabrico dos pilhdes; distribuicdo dos pilhfes vazios;
recolha e triagem das pilhas; transporte internacional das pilhas para reciclagem e processo de

reciclagem.

A producdo de materiais e de energia necessaria aos processos anteriores sdo também
considerados, de modo que, os fluxos de entrada e saida dos sistemas em estudo séo
considerados elementares. Qualquer excepcado a esta abordagem é devidamente justificada na

seccdo do inventario. As distancias de transporte sao listadas no inventario.

Tal como referido em Xara et al 2014 (capitulo 5 deste texto), os materiais recuperados nos
processos de reciclagem sdo passiveis de substituir materiais virgens a usar em outros
processos produtivos e geralmente associados a vantagens ambientais. Apesar de ndo ser
consensual o sistema ao qual esta eventual vantagem ambiental deva ser alocada — ao
sistema em que o material é recuperado ou aquele em que € utilizado como matéria-prima em
substituicdo de material virgem — neste estudo, esses materiais sdo identificados no inventario
de cada sistema e considerados na fase de avaliacdo de impactos separadamente, de modo a
avaliar o seu efeito no resultado global do sistema. A mesma abordagem foi aplicada a

recuperacdo de energia no aterro e na incineracao.

2.2.5. Requisitos de dados e requisitos da qualidade dos dados

Tendo em conta que 0 objectivo do estudo esta focado na avaliagdo do potencial impacto
ambiental das alternativas de gestdo de pilhas usadas recolhidas em Portugal continental, é de
todo necessario que os dados utilizados espelhem essa realidade. Assim, na caracterizagéo e
modelagdo de cada processo foram utilizados dados primarios, tanto laboratoriais como das
entidades envolvidas na gestdo dos residuos, e dados secundarios obtidos em publicacdes
oficiais e cientificas e também na base de dados Ecoinvent (Ecoinvent 2010). No inventario de

cada sistema é indicada a origem dos dados usados.

2.2.6. Procedimentos de alocacéo

No presente estudo foram utilizados procedimentos de alocacéo, particularmente na definicao
dos inventarios dos diferentes processos. Estes estdo devidamente identificados nas

referéncias bibliograficas de apoio ao inventario de cada processo.
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2.2.7. Categorias de impacto seleccionadas e metodologia da avaliacao de impacto

Um requisito claro da norma 1SO14044 e que aparece varias vezes em relatorios publicados, é
gue os factores de caracterizagdo, usados para converter os resultados do inventario no
impacto ambiental, sejam baseados em mecanismos ambientais que ligam intervencdes (feitas
pelo homem) a um conjunto de areas de proteccéo. O fim do mecanismo ambiental é chamado
de impacto final (endpoint). Um ponto posicionado a meio do mecanismo ambiental pode ser
escolhido como um indicador — muitas vezes referido como o ponto médio (Goedkoop et al
2013).

Tendo em conta o objectivo definido para o estudo, foi escolhido o método de avaliacdo de

impactos ReCiPe 2014, versao 1.11 (http://www.Icia-recipe.net/) com resultados ao nivel do

ponto médio e para a perspectiva Hierarchist (Goedkoop et al 2013). As categorias de impacto
consideradas, as respectivas abreviaturas e unidades sdo apresentadas na Tabela 2. Estas
categorias de impacto pertencem as areas de protec¢cdo de Saude humana, Ecossistema e

Recursos, também indicadas na Tabela 2.

2.2.8. Interpretacédo a ser utilizada

Uma vez que se pretende comparar as trés alternativas de gestdo das pilhas usadas, a
interpretacdo inclui a comparagédo dos resultados para cada categoria de impacto, de modo a

inferir sobre o efeito de cada alternativa em cada questdo ambiental.

Adicionalmente, para cada categoria de impacto e cada alternativa, serdo identificados os
processos ou os fluxos elementares que mais contribuem para esse resultado. Esta analise
permite, assim, indicar as oportunidades de melhoria de cada alternativa de gestdo em cada

questao ambiental.

Tal como referido na definicdo do objectivo (2.1), a interpretacao inclui também a analise de
dois perfis ambientais de gestdo de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental, onde
coexistem as trés alternativas referidas, que sdo designadas por 2012 e 2016. Estes foram
estabelecidos considerando que 25% e 45% das pilhas descartadas, respectivamente, sdo
selectivamente recolhidas e recicladas, e que as restantes sdo recolhidas com os residuos
indiferenciados e submetidas aos processos de deposicdo em aterro e de incineracdo na
mesma proporcdo da verificada para esses residuos em 2012 (ver 2.2.1), o que resulta em: (i)
reciclagem — 25% e 45%; (ii) deposicdo em aterro — 56% e 41%; e, (iii) incineracdo — 19% e
14%. As taxas de reciclagem de 25% e 45% correspondem aos limites legais de recolha e

reciclagem estabelecidos para 2012 e 2016 pela legislagdo em vigor (Xara et al 2014).

Tanto na comparacéo das alternativas de gestdo, como na analise dos perfis ambientais, é

feita uma avaliacdo suplementar das vantagens ambientais que resultam da recuperacéo de
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materiais — na reciclagem e na incineracdo — e da recuperacdo de energia — na incineracédo e

na deposicdo em aterro.

2.2.9. Pressupostos, escolhas de valor e elementos opcionais

Para a realizacao do presente estudo foram considerados varios pressupostos. Em cada caso
essa situacao é claramente apresentada na secgdo do inventario. Na fase de Interpretacéo
(seccdo 5) é também analisada a influéncia dos pressupostos no resultado final aquando da
identificacdo dos processos do inventario que mais contribuem para o resultado de cada

alternativa de gestdo para cada categoria de impacto.

2.2.10. Limitacdes

A caracterizagao dos sistemas em estudo, a sua andlise em termos de inventario, a avaliagéo
de impactos e a interpretacdo tém associados os pressupostos anteriormente referidos. Assim,
relativamente as limitacdes do estudo realizado, apenas se podera acrescentar que o seu
resultado diz respeito aos sistemas descritos neste trabalho tendo em conta os pressupostos
referidos e as limitacdes de conhecimento reflectidas nos dados e no método de avaliacao de

impactos usados.

2.2.11. Tipo de revisao critica

Uma vez que o presente estudo envolve a comparacdo do desempenho ambiental de
alternativas de gestédo de pilhas usadas e esta prevista a publicagdo dos seus resultados, a
revisdo critica foi realizada por revisores convidados. O ambito desta revisao é a globalidade
do estudo. Esta revisdo cumpre 0s requisitos de revisdo estabelecidos nas normas de
referéncia. Dada a diversidade de processos e tecnologias incluidas neste trabalho é
expectavel que cada elemento de revisdo foque a sua andlise nos temas em que possui mais

competéncias.
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Tabela 2. Categorias de impacto e respectivas abreviaturas, unidades e area de protecgéo do
ambiente, do método de avalicdo de impactos ReCiPE ao nivel do ponto médio (Goedkoop et

al 2013).

Categoria de impacto

Deplegdo da camada de ozono
Toxicidade humana

Radiagdo ionizante

Formagdo de oxidantes fotoquimicos

Formagdo de particulas
Alteragdes climdticas
Ecotoxicidade terrestre
Acidificagdo terrestre
Ocupagdo de solo agricola
Ocupagdo de solo urbano
Transformagdo de solo natural
Ecotoxicidade marinha
Eutrofizagdo marinha
Eutrofizagdo de dgua doce
Ecotoxicidade de dgua doce
Deplegdo de recursos fésseis
Deplegdo de recursos minerais

Deplegdo de dgua

Abreviatura

oD

HT

IR

POF

PMF

CcC

TET

TA

ALO

ULO

NLT

MET

ME

FE

FET

FD

MD

WD

Unidades

kg CFC-11 eq
kg 1,4-DB eq
kg Uzss eq

kg NMVOC
kg PM10 eq
kg COz eq

kg 1,4-DB eq
kg SO, eq
m?xano
m?xano

m2

kg 1,4-DB eq
kg N eq

kg P eq

kg 1,4-DB eq
kg petréleo eq
kg Fe eq

m3

Area de
protecgdo

Salde humana
Saude humana
Salde humana
Salde humana
Salde humana
Ecossistema *
Ecossistema
Ecossistema
Ecossistema
Ecossistema
Ecossistema
Ecossistema
Ecossistema *
Ecossistema
Ecossistema
Recursos
Recursos

Recursos *

* O método ReCiPe liga, por modelacéo, as categorias de ponto médio até as categorias de impacto final
(ndo utilizadas aqui) que estdo associadas as areas de proteccdo indicadas nesta tabela. Esta ligagdo
ndo é quantitativamente estabelecida para ME e WD e para CC a ligacdo é as areas de proteccédo
Ecossistema e Saide humana. Para simplificar, mas porque se pretende utilizar a denominagéo de Area

de proteccao, para essas categorias de impacto é considerada a area Ecossistema.
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3. INVENTARIO DO CICLO DE VIDA

Para cada sistema em estudo foram recolhidos dados para a descricdo e caracterizacdo de
todos os processos identificados dentro da sua fronteira. Esta caracterizacdo incluiu a
identificacdo e quantificacdo dos fluxos de entrada e de saida, tendo sido consideradas as

seguintes categorias de dados:

- entradas de energia, matérias-primas e materiais auxiliares;
- saidas de produtos, co-produtos e residuos;

- emissoes para o0 ar, descargas para a agua e solo.

Foram utilizados dados primarios, tanto laboratoriais como das entidades envolvidas na gestéo
dos residuos, e dados secundarios, obtidos em publicacBes oficiais e também na base de

dados Ecoinvent (Ecoinvent 2010).

Tanto no processo de deposicdo em aterro como no de incineracao, o fluxo de residuos em
estudo — as pilhas alcalinas — fazem parte de uma mistura de residuos indiferenciados que
engloba uma grande diversidade de materiais e objectos. Neste estudo pretendemos apenas
quantificar os recursos e emissfes de cada processo (deposicdo em aterro e incineracdo) que
estdo associados a esse fluxo de residuos, pelo que foi necessario estimar essas entradas e
saidas para este caso particular. Algumas dessas entradas e saidas séo alocadas a este fluxo
com base na sua massa e outras com base nas suas propriedades, em particular na sua

composicao.

3.1. COMPOSICAO DAS PILHAS

As pilhas consideradas neste estudo foram caracterizadas laboratorialmente (Almeida et al.
2006, capitulo 2 deste texto) em termos dos seus componentes estruturais e respectivos
materiais de base, peso seco, teor de humidade, teor de cinzas, poder calorifico superior, zinco
e 6xido de zinco no anodo, manganés e C no catodo, KOH, sulfatos e cloretos no &nodo e no
catodo, e diversos outros metais em cada componente. A composi¢do elementar dos diferentes
componentes foi também determinada. Esta e outras caracteristicas necessarias no presente
estudo sdo apresentadas na Tabela 3, onde sdo também indicadas as bases de calculo e/ou

de estimativa.
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Table 3. Caracterizagéo das pilhas consideradas no presente estudo.

Componentes das pilhas

Material de base

Inerte ou combustivel

Quantidade por pilha (g/pilha) (1)

Poder calorifico
superior (1)
Poder calorifico
inferior (1)
Teor de humidade (1)
Oxigénio
Hidrogénio
Carbono
Enxofre

Azoto

Cloro

Arsénio (6)
Cadmio (6)
Cobalto (6)
Crémio (6)
Cobre (6)

Fracgdo (kg/kg pilha)

Ho MJ/kg

Hu MJ/kg

H20  kg/kg waste
(@) kg/kg waste
H kg/kg waste
c kg/kg waste
S kg/kg waste
N kg/kg waste
Cl kg/kg waste

As kg/kg waste
Cd kg/kg waste
Co kg/kg waste
Cr kg/kg waste
Cu kg/kg waste

terminal
negativo

+ separador

metdlico

+ colector

catddico
aco
inerte

4,68
0,20

0,0

0,0

1,0E-03 (2)

4,3E-06
1,3E-05
1,1E-04
2,0E-03
9,2E-05

colector
anddico

aco

nigquelado

inerte
0,438
0,02

0,0

0,0

0,0E+00
0,0E+00
0,0E+00
1,7E-05
6,4E-01

anilha de
plastico

PA

combustivel
0,218
0,01

34,5

32,6

1,4E-02
1,4E-01 (4)
9,6E-02 (4)
6,3E-01 (4)

1,2E-01 (4)

0,0E+00
0,0E+00
0,0E+00
3,2E-05
0,0E+00

manga de
plastico
exterior

PVvC

combustivel
0,237
0,01

20,0

19,1

1,7E-02

4,7E-02 (4)
3,8E-01 (4)

5,6E-01 (4)
0,0E+00
0,0E+00
0,0E+00
2,4E-04
4,5E-05

isolador +
separador

papel
combustivel

0,225
0,01

23,2

22,1

5,9E-02
4,5E-01 (4)
5,7E-02 (4)
4,1E-01 (4)

0,0E+00
0,0E+00
0,0E+00
1,8E-04
0,0E+00

cdtodo

MnO2, C,
KOH

combustivel
12,8
0,55

6,28

6,28

7,7E-02
4,2E-01 (3)

5,5E-02 (5)
1,1E-03 (5)

9,2E-06 (5)
7,5E-08
0,0E+00
2,6E-05
7,4E-06
0,0E+00

dnodo

Zn, ZnO,
KOH

combustivel
4,86
0,21

4,88

4,88

2,1E-01
7,8E-02 (3)

0,0E+00 (5)
2,7E-05 (5)

5,6E-05 (5)
5,7E-08
0,0E+00
0,0E+00
0,0E+00
0,0E+00
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Mercdrio (6)
Manganés (6)
Niquel (6)
Chumbo (6)
Antiménio (6)
Estanho
Vanddio (6)
Zinco (6)
Tdlio (6)
Silicio (6)
Ferro
Aluminio
Potdssio
Soma

kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste
kg/kg waste

Fracgdo de ferro metdlico/reciclavel (7)

Fracgdo de carbono biogénico (7)

Degradabilidade em aterro sanitdrio em 100

anos (%) (8)

0,0E+00
2,2E-03
1,4E-02
1,0E-04
9,4E-05

0,0E+00
5,1E-05
7,1E-05
1,8E-04

9,8E-01 (3)

1,00

0,3

0,0E+00
0,0E+00
3,5E-05
5,5E-05
0,0E+00
5,5E-03 (3)
0,0E+00
3,4E-01
0,0E+00
0,0E+00
1,1E-02 (3)
5,5E-03 (3)

1,00
0

0

0,3

0,0E+00
2,0E-04
4,6E-05
8,6E-05
0,0E+00

0,0E+00
5,1E-04
0,0E+00
0,0E+00

1,00

0,0E+00
5,7E-05
1,2E-04
1,1E-04
0,0E+00

0,0E+00
2,4E-04
0,0E+00
0,0E+00

1,00

0,0E+00
9,5E-04
1,2E-04
3,5E-04
0,0E+00

0,0E+00
1,8E-02
0,0E+00
0,0E+00

1,00

2,9E-07
4,2E-01
2,2E-05
3,1E-05
0,0E+00

0,0E+00
8,8E-03
8,4E-05
0,0E+00

2,5E-02 (5)
1,00
0

0

0,0E+00
1,4E-05
0,0E+00
3,6E-05
0,0E+00

0,0E+00
6,5E-01
0,0E+00
0,0E+00

6,7E-02 (5)
1,00
0

0

(1) De Almeida et al. 2006, Tabela 1. Devido ao intervalo de variagao do teor de humidade do anodo, este foi obtido por balanco (pela diferenca da soma das

massas de todos os componentes e a massa média total das pilhas).

(2) Estimado.

(3) Calculado pela diferenca para perfazer a massa total de 1 (em kg/kg residuo). No colector anddico a quantidade foi repartida entre Fe (50%) e Sn e Al (25%

cada).

(4) Composicao calculada a partir da formula quimica. PA = (CsH110ON)n; Papel = (C¢H100s)n; PVC = (CH2CHCI)n
(5) De Almeida et al. 2006, Tabela 2. Foi considerado que K esta igualmente dissolvido na humidade do catodo e do anodo.
(6) De Almeida et al. 2006, Tabela 4.

(7) "fraccao de ferro ..." e "fraccao de carbono ..." estimadas por comparacédo com materiais semelhantes.

(8) Degradabilidade estimada na modelacao da deposicdo em aterro (ver 3.2).
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3.2. DEPOSICAO EM ATERRO

As entradas e saidas do sistema Aterro, relativas a deposi¢do de 1 kg das pilhas em estudo,

foram determinadas usando o modelo proposto por Doka, 2009.

Neste modelo sdo considerados varios parametros relativos aos aterros, alguns dos quais
foram comparados com os correspondentes para os aterros de Portugal continental. Os
parametros de consumo de agua e de tratamento de gases desse modelo foram alterados para
melhor corresponder a realidade em estudo. Os restantes foram considerados apropriados (ver
Tabela 1). Apesar de em Portugal ndo existir incineracéo de lamas neste estudo considerou-se
a incineracao das lamas resultantes do processo de tratamento dos lixiviados do aterro pois
esta é considerada uma boa pratica que podera vir a ser adoptada no Pais, e como tal uma
boa base de referéncia. Os residuos resultantes desta incineragéo séo depois depositados em
aterro — as escorias (slag compartment) e as cinzas (residual material landfill). Ndo foram

alterados os pardmetros destes processos.

Este modelo baseia-se na definicdo de coeficientes de transferéncia (TK) para cada elemento,
que ao serem aplicados a composi¢cédo das pilhas permitem quantificar as diferentes emissées
que sdo divididas em emissbes short-term (que ocorrem durante os primeiros 100 anos) e
emissodes long-term (que ocorrem de 100 a 60 000 anos apés a deposi¢do dos residuos) (Doka
2009). As emissOes short-term incluem as emissdes para o gas e para o lixiviado que vai ser
sujeito a tratamento; as emissdes long-term séo unicamente o lixiviado long-term (Figura 2). Na
determinacdo das emissfes de alguns elementos considera-se a sua especiacdo, pois
diferentes compostos tém diferente efeito ambiental. No caso especifico das emissfes de
compostos de carbono (CO, CO, e CH,) distinguem-se as emissGes de origem fossil e

biogénica.

Os coeficientes de transferéncia short-term, tanto para o gas (TK short-term gas ou
simplesmente TK gas) como para o lixiviado (TK short-term lixiviado) sdo obtidos pelo produto
da taxa de degradacdo elementar, De, para o0 residuo em analise (que se obtém da
degradabilidade de cada componente das pilhas em 100 anos e da sua composi¢do
elementar), pelo factor de libertacdo (release factor), re, e pela fraccédo (%) de transferéncia de
cada elemento para o gas e para o lixiviado, respectivamente. A degradabilidade de cada
componente das pilhas em 100 anos e a sua composicao elementar € definida especificamente
para este residuo; o factor de libertacdo e a fraccao de transferéncia do elemento para o gas e
para o lixiviado sdo obtidos de referéncias bibliograficas (Doka 2009). As fraccbes de
transferéncia para o gas e para o lixiviado totalizam 100%. Estes parametros estdo

apresentados na Tabela 4.
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Tabela 4. Parametros usados no célculo de coeficientes de transferéncia para a modelagéo do
processo de aterro (Doka, 2009)

Factor de libertagdo %gds
Elemento (% de material (% de emissdes short-
degradado que é emitido) term para o gds)

H,0 100 0
o 100 97,1
H 100 97,1
(6 100 97,1
S 43,8 14,9
N 250 6,44
cl 255 1,38
As 18 1,38
cd 17,7 0,662
Co 32,2 0,025
Cr 1,14 0,025
Cu 0,49 0,029
Hg 9,59 28,6
Mn 115 0,025
Ni 5,82 0,025
Pb 0,59 0,033
Sb 10,5 0,025
Sn 0,59 0,025
Zn 4,74 0,022
Tl 5,82 0,025
Si 5 0,025
Fe 1,37 0,025
Al 5 0,025
K 73,1 0,025

A degradabilidade é homogénea, ou seja, € igual para todos os elementos da mesma matriz,
i.e., do mesmo componente das pilhas, mas o factor de libertacdo é especifico de cada

elemento quimico (Doka 2009).

Os coeficientes de transferéncia para as emissdes long-term (TK long-term lixiviado) tém em

conta o que nao foi degradado nos primeiros 100 anos.

Na aplicacdo deste modelo foram usados os resultados obtidos nos diversos ensaios de
lixiviagdo previamente realizados nas pilhas em estudo (Xaréa et al 2009, Xara et al 2013) para
estimar a degradabilidade de cada componente das pilhas, valores que séo apresentados na
Tabela 3.
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Na Tabela 5 apresentam-se as entradas e saidas para a deposicdo em aterro de 1 kg de

pilhas, mas também os dados utilizados, os calculos, os pressupostos, 0s processos de

alocacao e a fonte de dados para o inventario. Os detalhes sobre a modelacéo deste sistema

séo seguidamente apresentados, com referéncia as notas dessa tabela.

1)

@)

®)

(4)

Infra-estrutura e recursos e emissdes especificas do processo para o aterro. Calculados tendo em
conta a quantidade de pilhas a depositar (1 kg) e a capacidade do aterro (1 800 000 ton). As cargas
especificas do processo foram determinadas tendo em conta o consumo de agua nos aterros
existentes no Pais (Tabela 1) e a matriz eléctrica de Portugal.

Infra-estrutura e recursos necessarios para o tratamento de lixiviado short-term (0-100a) em estacao
de tratamento de aguas residuais. Calculado, a partir da quantidade e da composi¢céo do lixiviado
produzido, tendo em conta a composi¢éo das pilhas, de acordo com Doka 2009.

As emissfes atmosféricas provenientes de libertagdo directa ou da combustdo do biogas do aterro
sdo determinadas por aplicagdo do TK gas a composicdo das pilhas. No texto (secgdo 3.2) é
explicado o célculo do TK gas. Destas emissoes, 62% corresponde a gas nado captado (Tabela 1)
pelo que é directamente emitido e, 0 38% restante é sujeito a combustao; deste, 33,3% é queimado e
libertado e 66,7% € sujeito a recuperacgdo energética (Tabela 1). Para C, S, N e Cl é considerada a
seguinte especiacao:

a. Parao C - CO,, CO, CHs, NMVOC e Particulas. Emissdes de CO, e CH4 existem tanto no
gas emitido directamente como no resultante da combustéo; todas as outras substancias
existem somente no gas resultante da combustéo.

Para cada substancia, tanto a emissdo directa como a resultante da combustdo, sao
calculadas usando a respectiva emisséo total de C (directa e resultante da combustéo) e o
teor de cada substancia por g de C respectivamente no gas do aterro (raw) ou no gas
proveniente da combustéo, obtidos na literatura;
- Para o gas do aterro (raw, emissao directa) os dados reportados sdo (Doka
2009): CO, — 1,6; CH4 — 0,75 g de composto por g de C.
- Para gas resultante da combustao os dados reportados sdo (Doka 2009): CO; —
3,7; CO - 3,1E-04; CH4 — 2,5E-05; NMVOC - 5,9E-06; Particulas (assumido
<2,5um) — 1,0E-04 g de composto por g de C.
- Para CO, CO e CHs as fracgbes féssil e biogénica sdo separadamente
quantificadas usando a respectiva frac¢éo de C fossil no residuo degradado.

b. Para 0 S — SOy e para o Cl — HCI; ambos estdo presentes tanto no gas emitido
directamente como no resultante da combustdo. No calculo é considerado o aumento de
massa devido a especiagdo em SO; (2) e HCI (1.03).

c. Para o N - NO; somente presente no gas resultante da combustédo. O calculo é semelhante
ao explicado para os compostos de C, usando o teor de NO; por g de N no gas resultante da
gqueima igual a 8,5E-03 (Doka 2009).

As emissfes (para a agua, ar e de calor) resultantes tanto do tratamento do lixiviado short-term como
da incineragdo das lamas resultantes s@o calculadas a partir da quantidade e composicdo do
lixiviado: a quantidade de lixiviado é considerada igual a 2,5E-03 m? por kg de residuos nos 100 anos
(Doka 2009); a composi¢do do lixiviado é obtida pela aplicagdo do TK short-term lixiviado a
composicédo das pilhas. No texto (seccéo 3.2) é explicado o calculo de TK short-term lixiviado.
Para S e N é considerada a seguinte especiagdo no lixiviado a tratar:

a. ParaoS-SO4; é considerado que todo o S esta sob a forma de sulfato.

b. Parao N — NH4" (31,7%), Norg (66,6%), NO,™ (0,7%) and NOs™ (1,0%); a fraccdo do N total

em cada espécie foi obtida da literatura (Doka 2009).

Os modelos usados tanto para os processos de tratamento de lixiviado como para a incineragdo das
lamas resultantes sdo de Doka 2009 sem qualquer alteracdo, e, portanto, os calculos ndo sao aqui
detalhados. Nesse modelo, que inclui as cargas ambientais directas do proprio tratamento do
lixiviado, mas também do tratamento das lamas resultantes (incinera¢éo e posterior deposicdo em
aterro das cinzas) sdo calculados, para cada poluente do lixiviado, factores individuais que
descrevem as cargas ambientais associadas a 1 kg de poluente em 1m®de aguas residuais.
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(®)

(6)

@)

(8)

9)

As emiss@es do lixiviado long-term leachate (>100a) directamente do aterro de RSU séo obtidas por
aplicacdo do TK long-term lixiviado a composicdo das pilhas. No texto (seccdo 3.2) é explicado o
célculo do TK long-term lixiviado.
Para C, S e N é considerada a seguinte especiagdo no lixiviado:
a. Para o C — As emissdes de CBO e CQO sédo determinadas a partir do COT usando as
respectivas razdes (~0,26 para CBO e ~1,1 para CQO, para lixiviado de aterro, de Doka
2009); Também é considerado que COT=COD.
b. ParaS -S04 (93,1%) e H2S (6,9%);
c. Para N —NHs" (31,7%), Norg (66,6%), NO, (0,7%) e NOs™ (1,0%);
A fraccdo do S e N total em cada espécie no lixiviado é obtida da literatura (Doka 2009).
As emissOes resultantes da incineragdo das lamas do tratamento do lixiviado sdo obtidas tal
como explicado no final da nota 4.

Calor produzido na combustdo do carbono: obtido pelo produto da quantidade de C no CH, existente
no gas sujeito a combustéo e o calor de combustédo do C considerado igual a 40 MJ/kg (Doka 2009).
A parte desperdicada (heat waste) corresponde a fraccdo de gas queimado e ndo sujeito a
recuperacgdo energética (33,3%).

A restante emissdo de calor short-term é obtida a partir do calor libertado em 100 anos, descontando
o C sujeito a combustdo (nota 6) e o C emitido directamente como CH4 (nota 3). O calor libertado em
100 anos é calculado a partir do poder calorifico superior dos diversos componentes das pilhas e a
fraccdo de cada um degradada em 100 anos.

A emissdo de calor remanescente, long-term, é obtida do poder calorifico superior das pilhas,
descontando o calor libertado em 100 anos (ver nota 7).

A produgéo de electricidade é calculada a partir da frac¢é@o de calor recuperado na combustéo do
carbono emitido, que é 66,7% do captado (nota 7) e usando uma eficiéncia de conversdo de 13,5%
(Doka 2009).
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Tabela 5. Entradas, saidas e fonte de dados para o inventario da deposi¢cdo em aterro de 1kg de pilhas alcalinas.

Entradas Quantidade Fonte de dados do inventdrio
Aterro sanitario (1) 5,6E-10 unit Sanitary landfill facility /CH (Doka 2009)
Cargas especificas do processo, aterro sanitario (1) 1 kg Process-specific burdens, sanitary landfill /CH (Doka 2009)

Infra-estruturas e recursos necessarios para o tratamento do lixiviado short-term (2):

Electricidade 2,7E-04 kWh Electricity, low voltage, at grid /PT (Frischknecht et al 2007)

Combustivel 1,74E-04 MJ Light fuel oil, burned in boiler 100 kW, non-modulating /CH (Jungbluth 2007)

Gas natural 2,4E-04 MJ Natural gas, burned in boiler modulating >100 kW /RER (Faist Emmenegger 2007)
Tratamento de residuos de mistura de plasticos 3,9E-04 kg Disposal, plastics, mixture, 15,3% water, to municipal incineration /CH (Doka 2009)
Tratamento de residuos de papel 3,9E-04 kg Disposal, paper, 11,2% water, to municipal incineration /CH (Doka 2009)

Rede de aguas residuais 5,5E-10 km Sewer grid, class 3 /CH (Doka 2009)

Estacéo de tratamento de aguas residuais 1,4E-11 unit Wastewater treatment plant, class 3 /CH (Doka 2009)

Infra-estruturas e recursos necessarios para a incineracédo de lamas resultantes do tratamento de lixiviado short-term (2):

Unidade de incineracao de residuos solidos urbanos 9,9E-14 unit Municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)

Car,gas ESIEEINGEE 1D (FOEEESD, NHNETEED €3 4,0E-04 kg Process-specific burdens, municipal waste incineration /CH (Doka 2009)
residuos urbanos

Aterro de escorias 1,2E-14 unit Slag compartment /CH (Doka 2009)

Cargas especificas do processo, aterro de escorias 7,0E-06 kg Process-specific burdens, slag compartment /CH (Doka 2009)
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Aterro de cinzas

Cargas especificas do processo, aterro de cinzas

Electricidade a partir de residuos, na unidade de

incineracao de residuos urbanos

Calor a partir de residuos, na unidade de incineracéo

de residuos urbanos

Hidréxido de sédio

Cal

Acido cloridrico

Cloreto de ferro (ll1)

Produtos quimicos organicos
Produtos quimicos inorganicos
Cimento

Deposi¢do do cimento
Transporte ferroviario
Transporte, camido

Amonia

Gas natural, queimado em forno industrial

Diéxido de titanio

3,4E-13 unit

1,7E-04 kg

5,7E-05 kWh

3,3E-04 MJ
2,0E-09 kg
3,6E-10 kg
4,6E-08 kg
1,4E-05 kg
2,1E-09 kg
7,6E-08 kg
6,6E-05 kg
1,7E-04 kg
2,8E-05 tkm
2,0E-05 tkm
4,0E-08 kg
3,9E-06 MJ

1,1E-09 kg

Residual material landfill facility /CH (Doka 2009)

Process-specific burdens, residual material landfill /CH (Doka 2009)

Electricity from waste, at municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)
Heat from waste, at municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)

Sodium hydroxide, 50% in H,O, production mix, at plant /RER (Althaus et al 2007)
Quicklime, milled, packed, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)

Hydrochloric acid, 30% in H,O, at plant /RER (Althaus et al 2007)

Iron (I11) chloride, 40% in H,O, at plant /CH (Althaus et al 2007)

Chemicals organic, at plant /GLO (Althaus et al 2007)

Chemicals inorganic, at plant /GLO (Althaus et al 2007)

Cement, unspecified, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)

Disposal, cement, hydrated, 0% water, to residual material landfill /CH (Doka 2009)
Transport, freight, rail /RER (Spielmann et al 2007)

Transport, lorry 20-28 t, fleet average /CH (Spielmann et al 2007)

Ammonia, liquid, at regional storehouse /RER (Althaus et al 2007)

Natural gas, burned in industrial furnace low-NOx >100kW /RER (Faist
Emmenegger 2007)

Titanium dioxide, production mix, at plant /RER (Althaus et al 2007)
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Oxido de créomio

Saidas

Dioxido de carbono, biogénico
Mondxido de carbono, biogénico
Metano, biogénico

Dioxido de carbono, fossil
Mondéxido de carbono, féssil
Metano, féssil

NMVOC

Particulas, < 2,5 um
Di6xido de enxofre

Oxidos de azoto

Amoniaco

Oxido de diazoto

Cianetos

Cloreto de hidrogénio
Arsénio

Céadmio

Cobalto

Cromio

Cobre

Manganés

Niquel

Chumbo

Antiménio

Estanho

Zinco

Talio

Silicio

Ferro

2,3E-11 kg

Emissdes atmosféricas provenientes de libertagdo
directa e/ou combustdo do biogds do aterro

Chromium oxide, flakes, at plant /RER (Althaus et al 2007)

(Emissdes atmosféricas, baixa densidade

populacional *) Quantidade, kg (3)
9,1E-05
4,5E-09
1,8E-05
4,9E-04
2,4E-08
9,5E-05
5,4E-10
9,7E-09
2,2E-08
5,9E-09

8,2E-06
7,4E-12
9,0E-12
5,2E-12
3,7E-12
5,0E-11
4,4E-10
1,2E-10
7,3E-13
1,5E-12
4,5E-13
4,3E-08
6,2E-13
1,3E-12
2,0E-09

Emissdes atmosféricas provenientes do tratamento
de lixiviado short-term e incineragdo das lamas
resultantes (Emissdes atmosféricas, elevada
densidade populacional *) Quantidade, kg (4)

3,3E-06

1,6E-08

6,8E-09

1,8E-05

8,5E-08

3,7E-08

1,9E-10

0

2,5E-07

2,5E-08

7,0E-08

7,1E-10

0

1,5E-13

3,7E-14

3,3E-16

5,4E-16

9,6E-13

4,7E-15

8,3E-15

7,2E-14

2,9E-13

1,4E-12

2,2E-09

1,2E-12

1,2E-11

1,3E-10
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Aluminio
Potassio

Saidas

Caréncia bioguimica de oxigénio
Caréncia quimica de oxigénio
Carbono orgénico total
Carbono orgénico dissolvido
Sulfato

Acido sulfidrico

Azoto (part.)

Amonio, ido

Nitrato

Nitrito

Azoto orgéanico

Cloreto

Arsénio

Céadmio

Cobalto

Cromio VI

Cobre

Mercurio

Manganés

Niquel

Chumbo

Antiménio

Estanho

3,8E-12
7,6E-08

EmissGes para a dgua provenientes do tratamento de
lixiviado short-term e incineragdo de lamas
resultantes (** sé do tratamento de lixiviado)
(Emissdes para a dgua, rio *) Quantidade, kg (4)

1,5E-06
4,6E-06
1,2E-06
1,1E-06
1,9E-07 **
3,7E-07
1,4E-05
5,0E-05
2,9E-07
0
5,7E-04 **
4,6E-10
6,8E-10
1,1E-08
7,8E-09
4,6E-08
0
9,0E-07
3,0E-07
2,4E-10
4,0E-09
7,5E-10

2,3E-11

EmissGes para a dgua provenientes do lixiviado /ong-
term (>100a) directamente do aterro de RSU e
indirectamente via incineragdo das lamas resultantes
do tratamento de lixiviados (** sé do lixiviado /ong-
term do aterro de RSU)
(Emissdes /ong-term para a dgua, subterrdnea *)
Quantidade, kg (5)
2,9E-03
1,2E-02
1,1E-02
1,1E-02
1,7E-03 **
4,5E-05 **
4,5E-04 **
4,7E-05
2,5E-05 **
7,4E-04 **
5,1E-03 **
9,1E-07
2,6E-06
3,6E-05
1,8E-06
1,2E-02
1,6E-07 **
2,2E-01
2,8E-03
5,0E-05
1,9E-06
1,0E-04
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Zinco 5,9E-05
Talio 1,3E-09
Silicio 3,2E-10
Ferro 4,1E-06
Aluminio 9,2E-10
Potéassio 3,0E-04 **
Crémio Il 2,3E-11

Saidas, Perdas de calor

EmissOes atmosféricas, baixa densidade populacional
- proveniente da combustéo do biogas do aterro

Emissdes para solo, industrial
- proveniente da decomposicao short-term dos residuos (0-100a)

Emissdes para agua, subterranea, long-term
- proveniente da decomposicao long-term dos residuos (>100a)

Emiss@es atmosféricas, elevada densidade populacional

- proveniente da incineracdo de lamas resultantes do tratamento dos lixiviados short-term

Emiss@es para agua, rio

- proveniente da incineracdo de lamas resultantes do tratamento dos lixiviados short-term

Saidas Quantidade, MJ

Producao de electricidade 2,5E-04 (9)

* Compartimento ambiental (ver texto, seccédo 4).

1,2E-01
6,0E-05
6,9E-07
1,4E-02
1,0E-04
2,7E-02 **

Quantidade, MJ
9,2E-04 (6)
3,8E-02 (7)
5,2 (8)
1,0E-03 (4)
1,3E-04 (4)
Fonte de dados do inventdrio

Electricity, production mix /PT (Frischknecht et al 2007)
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3.3. INCINERACAO

Na modelacdo do processo de incineracdo teve-se em conta a composicdo das pilhas
apresentada anteriormente na seccédo 3.1 e na Tabela 3, em que, para além da composicédo
elementar de cada componente, sdo incluidos o poder calorifico, a fraccdo de ferro
metdlico/reciclavel e a fraccdo de C biogénico. Cada componente das pilhas foi também

classificado como inerte ou combustivel.

A modelacdo baseia-se na definicAo de coeficientes de transferéncia que quantificam a
reparticdo de cada elemento quimico presente nas pilhas entre as correntes de saida do
processo de incineracdo. Geralmente considera-se que 0s componentes inertes vao totalmente
para as escorias (Doka 2009) e que nos componentes combustiveis ha uma reparticao entre as
correntes de saida, neste caso (de incineragdo com sistema de tratamento de gases por via

semi-humida) as emiss@es gasosas, as escorias € as cinzas.

Dada a especificidade do produto aqui em analise — as pilhas alcalinas domésticas — foram
usados neste estudo coeficientes de transferéncia desenvolvidos para este fim em trabalhos
laboratoriais de queima que estdo descritos em Almeida et al 2009, complementados com
dados da literatura devidamente referenciados. Estes coeficientes de transferéncia s&o

apresentados e explicados na Tabela 6.

As escorias, ap0s remoc¢do magnética da sucata ferrosa para recuperacéo, sdo encaminhadas
para deposicdo em aterro. As cinzas (que incluem os residuos de depuragdo dos gases no
reactor) sdo solidificadas com cimento e também encaminhadas para aterro proprio. As
emissfes gasosas (raw gas) sao sujeitas a um processo de tratamento no qual ocorre a
transferéncia de alguns elementos para as cinzas, juntamente com Ca(OH), residual e carvao

activado usados neste tratamento. A especiacdo dos elementos é também considerada.

Para estimar as emissdes dos lixiviados dos aterros de escérias e de cinzas foram utilizados
coeficientes de transferéncia estabelecidos para curto (short-term) e longo prazo (long-term)
(Doka 2009), obtidos da literatura e apresentados na Tabela 7. A aplicagdo destes coeficientes
para cada elemento nas escérias e nas cinzas permite estimar o seu teor nos lixiviados short e

long-term, respectivamente.

Nos varios modelos desenvolvidos, com o objectivo de avaliar o impacto ambiental do processo
de incineracdo em estudos de ACV de produtos, parece existir concordancia na distincao entre

consumo de recursos e emiss@es relacionadas com o processo e com o produto (residuo):

- recursos e emissdes especificas do processo sdo modeladas como sendo independentes das

propriedades intrinsecas do produto e, tipicamente, com base na quantidade do produto;
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- recursos e emissdes especificas do produto séo parcialmente ou totalmente determinadas por
propriedades especificas do produto, mais frequentemente pela composi¢do (Erichsen and
Hauschild 2000).

Tabela 6. Coeficientes de transferéncia usados na modelacao do processo de incineragao.

Coeficientes de transferéncia (%)

Elemento ) Emissdes )
Cinzas Escérias
gasosas

S (1) 1,40 0,132 98,46
¢l @) 31,8 2,93 65,27
As (1) 0,0336 0,0288 99,94
cd (1) 10,2 0,0534 89,74
Co (1) 1,08 0,00961 98,91
cr (1) 10,0 * 0,614 89,39
Cu (1) 0,0313 0,00140 99,97
Fe (1) 0,223 0 99,78
Hg (1) 1,46 4,11 94,44
Mn (1) 0,0355 0 99,96
Ni (1) 0,0801 0,00010 99,92
Pb (1) 29,2 1,10 69,74
Sb (1) 0,289 0,0839 99,63
TI (1) 0,712 0,0212 99,27
Zn (1) 6,53 0,0503 93,42
¢ @) 0,30 98,15 1,55
H 0 100 0
N (2) 0 99,0 1,0
0(2) 0 96,6 3,4
K (2) 36,9 0,2 62,9

(1) Valores obtidos nos ensaios laboratoriais de incineracdo (de Almeida et al 2009). Os valores obtidos
para o forno foram considerados em “cinzas”, os dos borbulhadores 1 e 2 foram considerados “emissfes
gasosas”. Os valores para “escorias” foram obtidos por balanco.

* O coeficiente de transferéncia do Cr para “cinzas” foi corrigido tendo em conta a analise dos resultados
em Almeida et al 2009 e por comparagao com outros valores em literatura.

(2) Valores obtidos de Koehler et al 2011, Supporting information, Tabela 10. Os valores apresentados
para o C tém ja em conta a transferéncia total para as escérias do C proveniente dos componentes
inertes das pilhas. Para os elementos N, O e K esta situacdo ndo se coloca porque s6 existem nos
componentes combustiveis.

Como nao foram quantificadas laboratorialmente as emissdes para os elementos Al, Si e Sn
(consideradas irrelevantes) foram considerados os coeficientes de transferéncia para componentes
inertes uma vez que esses elementos sé estdo presentes em componentes desse tipo.
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Assim, as entradas especificas do processo sédo expressas por kg de residuo enquanto as
especificas do produto sdo expressas por uma quantidade ou teor de uma substancia nesse

residuo.

Da incineracao de residuos resultam oOxidos de azoto (NOx) e outras emissfes gasosas
contendo azoto: NHj3;, N,O e CN. As emissGes de NOx sdo consideradas especificas do
processo e do produto, isto €, parte é considerada como sendo formada a partir do azoto
existente no ar de combustdo (NOXx térmico ou especifico do processo) e a outra parte a partir
do azoto existente nos residuos (NOx combustivel ou especifico do residuo ou do produto) ou
mais precisamente, do N que é transferido do residuo para os gases (raw gas) e pode assim

formar estas emissfes (Doka 2009).

Tabela 7. Coeficientes de transferéncia usados na modelacao dos processos de deposi¢cdo em
aterro de cinzas e de escorias (Doka 2009).

Coeficientes de Coeficientes de
transferéncia transferéncia
Elemento (%) escérias (%) cinzas

Short-term  Long-term  Short-term  Long-term
100 a >100 years 100 years  >100 years

c 0,18 99,82 0,108 64,625
S 9,12 90,88 10,73 89,27
N 18,88 81,12 18,88 81,12
Cl 86,38 13,62 28,60 71,40
As 0,150 99,85 100,0 0

cd 0,051 99,949 0,001 0,679
Co 0,014 99,986 0,029 17,096
Cr 0,003 0,654 6,01 18,99
Cu 0,003 99,997 0,006 3,849
Hg 2,62 97,38 0,008 4,720
Mn 0,005 99,995 0,001 0,826
Ni 0,063 99,937 0,060 36,204
Pb 0,002 99,998 0,001 0,519
Sb 0,067 14,471 35,27 64,73
Sn 0,002 99,442 0,003 1,895
Zn 0,003 99,997 0,002 1,226
T 0,063 99,937 0,060 36,204
Si 0,004 0,856 0,225 99,775
Fe 0,001 52,019 0,001 0,501
Ca 0,436 99,564 0,015 9,036
Al 0,001 81,686 0,050 29,685
K 12,085 87,915 28,19 71,81
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Neste estudo é assumido que 75% das emiss@es de NOx sao de NOx combustivel e que 25%
sdo de NOx térmico (Erichsen and Hauschild 2000, EEA 2009). Além disso, como se trata de
instalacdes com sistema de desnitrificacdo (De-NOx), do tipo SNCR, as emissfes de NH; séo
também alocadas da mesma forma e as emissdes de N,O sdo consideradas especificas do

combustivel (Doka 2009). Nao sdo consideradas as emissdes de cianetos por falta de dados.

Apesar de ser reconhecido que o uso de carvao activado tem um efeito benéfico na remocao
de Hg dos gases (e eventualmente de outros metais), ndo é considerada a remocao adicional
do Hg pelo carvao pois o coeficiente de transferéncia do Hg para as emissdes gasosas (4,1%)
esta proximo do referido por Erichsen e Hauschild (4,8%) e € muito mais baixo do que o
reportado em Koehler et al 2011 (17%). Nas escorias o valor considerado para o Hg € superior

ao reportado em ambas as referéncias.

Na Tabela 8 sdo apresentadas as entradas e saidas para a incineracdo de 1 kg de pilhas,
incluindo os dados usados, a base de célculo, as hipdteses assumidas, os processos de

alocacao e a fonte de dados para o inventario.

Detalhes sobre a modelacéo deste sistema sao seguidamente apresentados, com referéncia as

notas dessa tabela.

(1) Infra-estrutura da unidade de incineragdo. Calculada tendo em conta a quantidade total de residuos
incinerados no tempo de vida de uma unidade de incineragdo (assumida como 40 anos) a uma média de
100 000 ton/ano. Embora a capacidade média das incineradoras em funcionamento em Portugal
continental seja de 521 000 ton/ano, para efeitos do inventario considerou-se essa referéncia, o que
corresponde a assumir que a carga ambiental da infra-estrutura por unidade de residuos incinerados é
independente da unidade de incineragdo neste intervalo de capacidades.

(2) Infra-estrutura do aterro de escorias resultantes da incineracéo. Considera-se uma célula de um aterro
de RSU. Calculada com a massa de escorias produzidas na incineracao de 1kg de pilhas, obtida pela
aplicacdo dos coeficientes de transferéncia totais (Tabela 6) a composicdo das pilhas (Tabela 3),
adicionando o oxigénio necessario para a oxidacdo dos diferentes elementos e descontando o ferro
removido na separacdo magnética das escorias. No calculo é também tida em conta a capacidade da
célula, e, tal como anteriormente, a carga ambiental por quantidade de residuos é considerada como nao
sendo influenciada pela sua capacidade total de deposicéo.

(3) Cargas especificas do aterro de escorias. Sdo especificas do processo (i.e., independente da
composi¢do dos residuos) e incluem o consumo de energia e a ocupacdo de solo. Calculadas
considerando a quantidade de escoérias a depositar obtida no item anterior.

(4) Infra-estrutura do aterro de cinzas resultantes da incineracao (aterro para residuos inorganicos).
Considera os materiais necessarios a constru¢ao do aterro (incluindo vias de acesso), a sua operacao e
acompanhamento apds encerramento. Calculada com a massa de cinzas a depositar e a capacidade total
do aterro. Para efeitos de inventario a deposicao do cimento é calculada separadamente (ver abaixo). A
guantidade de cinzas é obtida por aplicagdo dos coeficientes de transferéncia (Tabela 6) a composicao
das pilhas e tendo em conta: oxigénio necessario para a oxidacdo dos diferentes elementos; CaCl, e
CaSO0;3 resultantes da remogéo parcial de HCI e SO, dos gases de queima por Ca(OH) »; Ca(OH) » em
excesso; e, 0 carvao activado também usado no tratamento dos gases.

(5) Cargas especificas do aterro de cinzas. Sao especificas do processo (i.e., independentes da
composicdo dos residuos) e incluem o consumo de energia e a ocupacdo de solo. Calculadas
considerando a quantidade de cinzas a depositar obtida no item anterior.
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(6) A quantidade de cimento usado na solidificacdo das cinzas é calculada a partir da quantidade de
cinzas e a proporcao cimento: cinzas: agua, considerada de 20%: 50%: 30% (Doka 2009).

(7) Na quantificacdo das cargas ambientais associadas ao uso de cimento sdo consideradas a infra-
estrutura do aterro, as cargas especificas do processo, as emissfes short-term e long-term para a agua
(rio e subterranea respectivamente) resultantes do lixiviado. Estas sédo calculadas a partir da quantidade
de cimento+agua usada na solidificagcdo das cinzas. A composi¢do do cimento para este inventario é de
Doka 2009.

(8) Este item inclui os seguintes transportes, em camido, cujas distancias foram calculadas para a Lipor e
Valorsul:

- amonia, Ca(OH); e carvédo activado, 150 km (100 km Lipor e 200 km Valorsul);

- cimento, 100 km (150 km Lipor e 50 km Valorsul);

- escorias e cinzas solidificadas, da unidade de incineragéo para o aterro, 10 km (0 km Lipor and 20 km
Valorsul).

(9) Consumo de aménia para reducdo das emissdes de NOx, especificas do processo e dos residuos.
Embora na incineradora da Lipor tenha sido usada ureia (uma alternativa a amonia) em 2012 (Lipor
2013), neste inventario considerou-se o uso de amdnia para ambas as instalagdes, com um consumo de
6g de solugdo aquosa a 25% por kg de residuos (1,5 g a 100%) (Doka 2009, Valorsul 2009).

Tratamento das emissdes especificas dos residuos: a fracgdo de amonia consumida devido as emissdes
de NOx especificas dos residuos (75% do total, ver nota 24 para o calculo das emissées de NOx
especificas dos residuos) é usada para calcular o consumo de aménia por kg de N nos gases de
combustao que é depois aplicado as emissdes de N das pilhas (cujo célculo é também explicado na nota
24) que resultam da anilha de plastico.

Tratamento das emissdes especificas do processo: calculada a partir do consumo total de amoénia e a
fraccdo de emissdes de NOx térmico (de processo) que € igual a 25% (nota 18).

(10) A solugdo aquosa usada na neutralizacdo dos gases acidos € preparada a partir de hidréxido de
célcio (cal hidratada). O seu consumo é calculado como 1,5 vezes a razdo estequiométrica, tendo em
conta a quantidade de Cl e S nos gases de combustdo (célculos detalhados nas notas 25 e 23
respectivamente); 1,56 kg/kg Cl and 3,46 kg/kg S. A eficiéncia de remogédo do Cl e do S é assumida como
97% e 87% respectivamente (Bicocchi 1998).

(11) O consumo de carvdo activado é considerado igual a 0,43 kg/ton de RSU, a média ponderada dos
valores para a Lipor em 2012 (Lipor 2013) e para a Valorsul, assumindo para esta Ultima instalagdo que o
valor em 2012 é igual aos de 2007, 2008 e 2009 (Valorsul 2009).

(12) O consumo de agua é considerado igual a média ponderada dos valores de projecto da Lipor de 0,5
m?/ton residuos (APA 2014c) e da Valorsul de 0,23 m*/ton residuos (APA 2014d).

(13) O consumo de gas natural é considerado igual a média ponderada dos valores de projecto da Lipor
(APA 2014c) e Valorsul (APA 2014 d). O poder calorifico do gas natural é considerado igual a 38,7 MJ/m?.

(14) O consumo de diesel considera-se igual a média ponderada dos valores de projecto da Lipor (APA
2014c) e Valorsul (APA 2014 d). A massa volumica do diesel é considerada igual a 0,84 kgl/l.

(15) Emissdo de NMVOC, especifica do processo. Obtido de Koehler et al 2011, para as unidades de
incineracado de Portugal (percentil 50).

(16) Emissao de Particulas, especifica do processo. Obtido directamente da média ponderada da emisséo
total da Lipor em 2012, 1269 kg (Lipor 2013), e considerando a emisséo da Valorsul para 2009, 12 g/ton
residuos (Valorsul 2009). As fracgbes PM (<2,5) = 99,5%, PM (2,5-10) = 0,5% and PM (> 10) = 0% s&o de
Doka 2009.

(17) Emisséo de Dioxinas, especifica do processo. Obtido directamente da média ponderada da emisséo
total da Lipor em 2012, 4 mg (Lipor 2013) e da Valorsul, 25 mg (Valorsul 2013).

(18) Emisséo especifica do processo, NOx térmico. A emissédo total de NOx é considerada igual a 0,735
g/kg residuos, a média ponderada da emissédo total da Lipor em 2012, 272 317 kg (Lipor 2013) e da
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Valorsul, 382 ton (Valorsul 2013). E assumido que 25% corresponde a NOx térmico (ver texto, seccio
3.3). A emisséo especifica do residuo, ou NOx combustivel é explicada na nota 24.

(19) Emissdo de amoniaco, especifica do processo. A emissao total de amoniaco é considerada 3,53
mg/kg residuos, obtido de Koehler et al 2011 para as unidades de incineracao em Portugal, percentil 50.

25% desta emissdo é assumida como térmica ou especifica do processo (ver texto, secgdo 3.3). A
emissao especifica do residuo é explicada na nota 24.

(20) Emisséo de CO, especifica do processo. A emissao total de CO é considerada 35 mg/kg residuos, a
média ponderada da emissao total da Lipor em 2012, 11 833 kg (Lipor 2013) e da Valorsul, 19 ton
(Valorsul 2013). As fracgdes biogénica e fossil sdo calculadas a partir da composicdo das pilhas (Tabela
3).

(21) Emissao de CHg, especifica do processo. A emisséo total de CH4 é considerada 6,22 mg/kg residuos,
obtido de Koehler et al 2011 para as unidades de incineracdo em Portugal, percentil 50. As frac¢des
biogénica e fossil sdo calculadas a partir da composi¢éo das pilhas (Tabela 3).

(22) A emissao de CO; é calculada a partir do C nos gases de combustéo, obtido pela aplicacdo dos
coeficientes totais de transferéncia (Tabela 6) a composicdo das pilhas (Tabela 3), subtraindo a
quantidade de C nas emissdes de CO, CHs e NMVOC (75% w/w em C, de acordo com Erichsen and
Hauschild 2000) especificas do processo. As fracgdes biogénica e fossil sdo calculadas a partir da
composi¢do das pilhas (Tabela 3).

(23) A emissao de SO, é calculada a partir do S nos gases de combustdo, obtido pela aplicacdo dos
coeficientes totais de transferéncia (Tabela 6) & composi¢éo das pilhas (Tabela 3), e considerando uma
eficiéncia de remog&o de 87% (Bicocchi 1998) no tratamento semi-humido dos gases com solugdo de
leite de cal. A quantidade removida fara parte das cinzas.

(24) A emissdo de NOx por kg de N nos gases de combustdo é calculada a partir da quantidade de NOx
combustivel (75% do total, ver emissdo de NOx-térmico nesta tabela e nota 18), a quantidade média de N
nos residuos indiferenciados (considerada igual a 5 kg/kg residuos, obtido de calculos com a composi¢cédo
dos residuos para Portugal em 2012 (APA 2013b) e a composicdo elementar de residuos obtida de
Koehler et al. 2011) e o coeficiente médio de transferéncia de N dos residuos para os gases de
combustao (assumido igual a 0,99).

Este factor é aplicado as emiss@es de N nos gases de combustéo, obtidas pela aplicagao dos coeficientes
totais de transferéncia (Tabela 6) a composigao das pilhas (Tabela 3),

Para o amoniaco os calculos sdo semelhantes.

Para a emisséo de N»O, especifica dos residuos (combustivel), € usada a mesma abordagem mas sem a
reparticdo em combustivel e térmico (ver texto, seccdo 3.3). A emissao total é considerada 7,32 mg/kg
residuos, obtido de Koehler et al 2011 para as unidades de incineragdo em Portugal, percentil 50.

(25) A emissdo de HCI é calculada a partir do Cl nos gases de combustéo, obtido pela aplicacdo dos
coeficientes totais de transferéncia (Tabela 6) a composicédo das pilhas (Tabela 3), e considerando uma
eficiéncia de remogdo de 97% (Bicocchi 1998) no tratamento semi-hiumido dos gases com solugdo de
leite de cal. A quantidade removida fara parte das cinzas.

(26) A emissédo é calculada pela aplicagdo dos coeficientes totais de transferéncia, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) & composi¢éo das pilhas (Tabela 3). Existe tanto nos componentes inertes como
nos combustiveis. N&o é considerada remocéo.

(27) A emissao é calculada pela aplicagcao dos coeficientes totais de transferéncia, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) a composi¢cdo das pilhas (Tabela 3). Existe s6 nos componentes inertes (metais)
mas foi verificada alguma transferéncia para o forno (cinzas) e borbulhadores (emissdes gasosas). Nao é
considerada remocéo.

(28) A emissédo é calculada pela aplicagdo dos coeficientes totais de transferéncia, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) & composicdo das pilhas (Tabela 3) com correc¢do da quantidade nas cinzas.
Existe tanto nos componentes inertes como nos combustiveis. Nao é considerada remocao.
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(29) A emissédo é calculada pela aplicagdo dos coeficientes totais de transferéncia, obtidos em ensaios
laboratoriais (Tabela 6) & composicdo das pilhas (Tabela 3). S6 existe nos componentes combustiveis.
Nao é considerada remocéo.

(30) A emisséo é calculada pela aplicagédo dos coeficientes totais de transferéncia, de Koehler et al 2011
(Tabela 6) a composicdo das pilhas (Tabela 3). S6 existe nos componentes combustiveis. Nao é
considerada remocéo.

(31) Calor gerado na incineragéo, calculado a partir do teor energético do residuo, excluindo a quantidade
de energia convertida em electricidade. A distribuicdo entre ar e 4gua é estimada em 93,6 e 6,4%
respectivamente, com parametros de Doka 2009, mas considerando a quantidade de agua especifica
deste inventario (ver Consumo de agua e nota 12 e Calor em Emissfes para a agua).

(32) Para as escoérias: Calculado a partir das emissdes de C short-term e long-term respectivamente,
assumindo que todo o C é organico, excepto o dos componentes metalicos das pilhas, e aplicando as
razbes relativas a COD para calcular a CBO (~0,83) e CQO (~2,5). As emissdes short e long term
referidas resultam da aplicagcdo do coeficiente de transferéncia (Tabela 7) & emissdo de C nas escdrias,
obtida pelo teor de C nas pilhas e o coeficiente de transferéncia de Koehler et al 2011 (Tabela 6). O C dos
componentes metalicos que vai directamente para as escérias é considerado inofensivo (Doka 2013) e
ndo é incluido no inventario. Essa quantidade é de 2,0E-04 kg/kg residuos.

Para as cinzas: O calculo é semelhante para as cinzas, sem cimento, mas neste caso o C é considerado
100% organico (Doka 2009). O carvao é assumido como 100% C e o com um comportamento em aterro
semelhante ao do restante C nas cinzas.

(33) Para as escoérias: Calculado a partir das emissdes de S short-term e long-term respectivamente,
considerando o aumento de massa na conversdo a SO4. As emiss@es short e long term referidas resultam
da aplicagdo do coeficiente de transferéncia (Tabela 7) a emisséo de S nas escorias, obtida pelo teor de S
nas pilhas e o coeficiente de transferéncia de S dos ensaios laboratoriais (Tabela 6).

Para as cinzas: O célculo é semelhante para as cinzas, sem cimento, mas neste caso, além do S
estimado pelos coeficientes de transferéncia (Tabela 6) e composi¢cdo das pilhas, o S existente no SO2
removido dos gases de combustéo pelo Ca(OH), é também contabilizado.

(34) Para as escoérias: Calculado a partir das emissfes de N short-term e long-term respectivamente,
considerando o aumento de massa na conversdo a NOs. As emiss@es short e long term referidas resultam
da aplicacdo do coeficiente de transferéncia (Tabela 7) a emissédo de N nas escérias, obtida pelo teor de
N nas pilhas e o coeficiente de transferéncia de Koehler et al 2011 (Tabela 6).

Para as cinzas: Nao ha transferéncia de N para as cinzas (Tabela 6).

(35) Para as escorias: Calculado a partir das emissfes de Cl short-term e long-term respectivamente,
obtidas da aplicacdo do coeficiente de transferéncia (Tabela 7) a emissdo de Cl nas escorias, obtida pelo
teor de Cl nas pilhas e o coeficiente de transferéncia de Cl dos ensaios laboratoriais (Tabela 6).

Para as cinzas: O célculo é semelhante para as cinzas, sem cimento, mas neste caso, além do ClI
estimado pelos coeficientes de transferéncia (Tabela 6) e composi¢do das pilhas, o Cl existente no HCI
removido dos gases de combustdo pelo Ca(OH), é também contabilizado.

(36) Para as escérias: Calculado a partir das emissdes do elemento short-term e long-term
respectivamente, obtidas da aplicacdo do coeficiente de transferéncia (Tabela 7) a emissao do elemento
nas escorias, obtida pelo teor do elemento nas pilhas e o respectivo coeficiente de transferéncia dos
ensaios laboratoriais (Tabela 6).

Para as cinzas: O célculo é semelhante para as cinzas, sem cimento.

(37) Sn, Si e Al s6 existem em componentes inertes e por isso considera-se serem totalmente transferidos
para as escorias. Nao foram determinados nos ensaios laboratoriais.

(38) Fe existe unicamente nas cinzas uma vez que o existente nas escérias é separado magneticamente.
Os coeficientes de transferéncia sédo dos ensaios laboratoriais (Tabela 6).
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(39) Ca s0O existe nas cinzas, a emissdo short-term e long-term respectivamente corresponde a Ca
introduzido via Ca(OH),, obtido pelo teor de Ca nas cinzas e o coeficiente de transferéncia (Tabela 7).

(40) Para as escoérias: Calculado a partir da emissdo de K short-term e long-term respectivamente,
resultante da aplicagdo do coeficiente de transferéncia (Tabela 7) a emisséo de K nas escoérias, obtida
pelo teor de K nas pilhas e o coeficiente de transferéncia de Koehler et al 2011 (Tabela 6).

Para as cinzas: O célculo é semelhante para as cinzas, sem cimento.

(41) Calculado pela diferenca entre a energia bruta produzida (obtida pelo poder calorifico inferior e a
eficiéncia de conversdo eléctrica assumida igual a 20%) e a energia total consumida (que é dada pela
soma da energia requerida na separagdo magnética das escoérias, calculada com a quantidade de Fe
removida e assumindo um consumo igual a 0,15 MJ/kg Fe (Doka 2009), e o consumo interno, explicado
abaixo, considerado igual a 0,205 MJ/kg residuos.

Uma vez que os consumos de electricidade por quantidade de residuos reportados pela Lipor e Valorsul
em 2012 sao muito diferentes (com base nos seus relatdrios de sustentabilidade, respectivamente de 1,04
(Lipor 2013) e 79,3 kWh/ton residuos (Valorsul 2013)), foram usados os valores de projecto para estimar
0 consumo, i.e., 52,6 (APA 2014c) e 71,75 kWh/ton residuos (APA 2014d), respectivamente. A média
ponderada resulta em 65 kWh/ton residuos. A este valor foi subtraido 8 kWh/ton residuos (0,029 MJ/kg
residuos) para a separagdo magnética, o que resulta em 57 kWh/ton residuos ou 0,205 MJ/kg residuos.

(42) Calculado assumindo que todo o Fe metalico nas escérias é removido.

3.4. RECICLAGEM

O inventario do sistema Reciclagem corresponde ao do processo de Austria, Fernwarme Wien,

e esta apresentado em Xara et al 2014 (capitulo 5 deste texto).
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Tabela 8. Entradas, saidas e fonte de dados para o inventario da incineracdo de 1 kg de pilhas alcalinas.

Entradas

Unidade de incineracdo de residuos sélidos
urbanos (1)

Aterro de escorias (2)

Cargas especificas do processo, aterro de escorias

3)
Aterro de cinzas (4)

Cargas especificas do processo, aterro de cinzas

®)
Cimento (6)

Deposicédo do cimento e agua usados na
solidificacdo das cinzas (7)

Transporte, camiao (8)

Amonia — especifica de processo e residuos (9)
Hidréxido de calcio, Ca(OH), (10)

Carvéo activado (11)

Agua (12)

Gas natural (13)

Diesel (14)

Quantidade
2,5E-10 unit
9,1E-10 unit
5,1E-01 kg
5,7E-11 unit
2,7E-02 kg
1,1E-02 kg
2,7E-02 kg

6,8E-03 tkm

2,6E-04 kg e
3,8E-04 kg

2,6E-04 kg

4,3E-04 kg
3,3E-011

3,3E-02 MJ

1,3E-05 kg

Fonte de dados do inventdrio

Municipal waste incineration plant /CH (Doka 2009)

Slag compartment /CH (Doka 2009)

Process-specific burdens, slag compartment /CH (Doka 2009)
Residual material landfill facility /CH (Doka 2009)

Process-specific burdens, residual material landfill /CH (Doka 2009)

Cement, unspecified, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)

Disposal, cement, hydrated, 0% water, to residual material landfill /CH (Doka
2009)

Transport, lorry 16-32t, EURO4 /RER (Spielmann et al 2007)

Ammonia, liquid, at regional storehouse /RER (Althaus et al 2007)

Lime, hydrated, packed, at plant /CH (Kellenberger et al 2007)

Charcoal, at plant /GLO (Werner et al 2007)

Water, decarbonised, at plant /RER (Althaus et al 2007)

Natural gas, high pressure, at consumer /RER (Faist Emmenegger et al 2007)

Diesel, at regional storage /RER (Jungbluth 2007)
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Saidas

- Emissdes atmosféricas da incineragdo
(Emissdes atmosféricas, elevada densidade
populacional®)

NMVOC (15)

Particulas <2,5 (16)

Particulas 2,5 -10 (16)

Dioxinas (17)

Oxidos de azoto (térmico) (18)

Amoniaco (térmico) (19)

Monéxido de carbono, biogénico (20)
Mondxido de carbono, féssil (20)

Metano, biogénico (21)

Metano, féssil (21)

Didxido de carbono, biogénico (22)

Dioxido de carbono, fossil (22)

Diéxido de enxofre (23)

Oxidos de azoto (combustivel) (24)
Amoniaco (combustivel) (24)

Emissdes short-term para a dgua provenientes
dos aterros de cinzas e escérias (Emissdes
para a dgua, rio *) Quantidade, kg

Saidas

Caréncia bioquimica de oxigénio (32)
Caréncia quimica de oxigénio (32)
Carbono orgénico total (32)

Carbono orgénico dissolvido (32)
Sulfato (33)

Nitrato (34)

Cloreto (35)

Arsénio (36)

Céadmio (36)

Cobalto (36)

Quantidade, kg

4,6E-06
8,1E-06
4,1E-08
3,3E-14
1,8E-04
8,8E-07
3,1E-06
3,2E-05
5,5E-07
5,7E-06
1,4E-02
1,4E-01
2,1E-07
1,3E-04
6,0E-07

1,2E-06
3,7E-06
1,5E-06
1,5E-06
1,7E-04
9,5E-06
3,8E-03
1,7E-09
1,2E-09
5,1E-09

Saidas, cont.

- Emissdes atmosféricas da incineragdo
(Emissdes atmosféricas, elevada densidade
populacional™)

Monéxido de azoto (24)

Acido cloridrico (25)

Arsénio (26)

Céadmio (27)

Cobalto (26)

Crémio (28)

Cobre (26)

Mercurio (29)

Niquel (26)

Chumbo (26)

Antimoénio (27)

Zinco (26)

Télio (26)

Potéassio (30)

Calor (31)

7,0E-04
2,1E-03
8,5E-04
8,5E-04
1,7E-03
4,1E-05
1,9E-03
9,1E-07
2,3E-06
3,6E-05

Quantidade, kg

1,7E-06
5,1E-06
2,6E-10
1,4E-09
3,5E-09
2,5E-06
1,7E-07
6,6E-09
2,8E-09
5,6E-07
1,6E-08
7,3E-05
1,3E-08
5,5E-05
4,3 MJ

Emissdes /ong-term para a dgua provenientes dos
aterros de cinzas e escérias (Emissdes para a dgua,
subterrdnea, /ong-term*) Quantidade, kg
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Crémio VI (36)
Cobre (36)
Mercurio (36)
Manganés (36)
Niquel (36)
Chumbo (36)
Antiménio (36)
Zinco (36)
Télio (36)
Estanho (37)
Silicio (37)
Aluminio (37)
Ferro (38)
Célcio (39)
Potéassio (40)
Calor (31)

Saidas
- energia e materiais recuperados

Energia eléctrica (41)

Fe da separagdo magnética das escorias (42)

* Compartimento ambiental (ver texto, seccédo 4).

2,4E-06
4,2E-07
4,0E-09
1,2E-05
1,8E-06
7,7E-10
3,2E-08
4,2E-06
3,8E-08
1,6E-09
1,3E-09
1,3E-09
3,6E-09
2,1E-08
4,9E-03
0,30 MJ

Quantidade

0,80 MJ

0,20 kg

1,0E-05
1,2E-02
1,5E-07
2,3E-01
2,8E-03
3,5E-05
2,7E-06
1,4E-01
6,0E-05
1,0E-04
3,1E-07
8,3E-05
2,2E-06
1,3E-05
2,2E-02

Fonte de dados do inventdrio

Electricity, production mix /PT (Frischknecht et al 2007)

Iron scrap, at plant / RER (Classen et al 2009)
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4. AVALIACAO DO IMPACTO DO CICLO DE VIDA (AICV)

Como ja anteriormente referido, utiliza-se o0 método de avaliacdo de impactos ReCiPe 2014,
com resultados ao nivel do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist (Goedkoop et al
2013). Para isso, as entradas e saidas elementares do inventario de cada sistema foram
classificadas e caracterizadas para as diferentes categorias de impacto, tendo em conta o

compartimento ambiental em questao, indicado nas tabelas do inventario de cada sistema.

Nas Figuras 4 a 6 (colunas laranja) apresentam-se os resultados da avaliacdo de impactos
para cada categoria de impactos e para as 3 alternativas de gestéo, por 1000 kg de pilhas. A
andlise dos resultados obtidos é feita na secgédo Interpretagdo (secgdo 5). Nesta analise foi
também considerada a vantagem ambiental decorrente da recuperacdo de materiais e energia
nos processos envolvidos, tal como apresentado nos inventarios dos respectivos sistemas
(colunas verde nas Figuras 4 a 6). Na Figura 7 comparam-se os resultados dos diferentes
sistemas para cada categoria de impacto relativos ao sistema com pior desempenho ambiental,

escalado para 100%.

Para cada sistema e para cada categoria de impacto foram identificados os processos, ou
mesmo os fluxos elementares, que mais contribuem para o seu resultado. Essa anélise esta
contemplada nas Figuras 8, 9 e 10, respectivamente para os sistemas de Reciclagem,
Incineracéo e Aterro, e permite a identificacdo de oportunidades de melhoria para cada sistema
em cada categoria de impacto. Na Tabela 9 apresenta-se um resumo dessa analise e,
adicionalmente, com mais detalhe, indica-se a principal causa do resultado obtido para cada

sistema em cada categoria de impacto.

Os perfis ambientais da gestdo das pilhas alcalinas em Portugal continental 2012 e 2016,
assumindo as quantidades para cada destino, tal como referido em 2.2.8, sdo apresentados na
Figuras 11 e 12, respectivamente sem e com a inclusdo das vantagens ambientais resultantes

da recuperacdo de materiais e energia em cada sistema.
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Figura 4. Resultados da avaliagdo de impactos para as categorias que pertencem a area de
proteccdo Ecossistema.
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Figura 5. Resultados da avaliagdo de impactos para as categorias que pertencem a area de

proteccdo Saude humana.
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Figura 6. Resultados da avaliacdo de impactos para as categorias que pertencem a area de

proteccdo Recursos.
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Comparagéo dos resultados dos sistemas em estudo para cada categoria de impacto
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Categorias de impacto

Figura 7. Comparacéo do resultado dos diferentes sistemas para cada categoria de impacto.

Processos que mais contribuem para os resultados do sistema Reciclagem
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Figura 8. Processos que mais contribuem para o resultado do sistema Reciclagem em cada
categoria de impacto.
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Figura 9. Processos que mais contribuem para o resultado do sistema Incineracdo em cada
categoria de impacto.
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Figura 10. Processos que mais contribuem para o resultado do sistema Aterro em cada
categoria de impacto.
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Tabela 9. Analise detalhada da principal origem do resultado para cada sistema em estudo.

Categoria de
impacto

ALO
(m’a)

ULO
(m?a)

NLT
(m?)

Reciclagem

v
Producéo pilhdes
- producao de papéis

v
Transporte internacional
- ocupacéo do solo pela rede rodoviaria

v

Transporte internacional

- transformacao do solo para a rede
rodoviaria

Aterro

A
Cargas especificas do processo,
aterro sanitario

- ocupacao de solo pelo aterro apés
encerramento, durante a “renaturacao” e
antes de ser transformado em floresta

Infraestrutura do aterro sanitario
(materiais para constru¢do, operacao e
acompanhamento apds-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- ocupacdo do solo pela rede rodoviaria

e em 2° lugar

Cargas especificas do processo,
aterro sanitario

- ocupagao do solo pelo préprio aterro
(construcao e operacgéo)

A
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para construgdo, operacéo e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- transformacéo do solo para a rede
rodoviaria

o valor negativo (impacto positivo) vem
principalmente de

Cargas especificas do processo

- transformacéo do solo do aterro em
floresta

Incineracao

<
Producéao de carvéao activado

- uso de solo para crescimento das
arvores

A
Cargas especificas do processo,
aterro de escorias

- ocupagao do solo pelo préprio aterro
(construcédo e operagéo)

<
Infraestruturas do aterro de escérias
(materiais para construgdo, operacéo e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- transformacéo do solo para a rede
rodoviaria

o valor negativo (impacto positivo) vem
principalmente de

Cargas especificas do processo,
aterro de escoérias

- transformacéo do solo em floresta
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TA
(kg SO2-Eq)

TET
(kg 1,4-DCB-EQq)

MET
(kg 1,4-DCB-EQq)

FET
(kg 1,4-DCB-Eq)

v
Transporte internacional

- emissoes de 6xidos de azoto
resultantes do uso de combustivel
(diesel)

>

Transporte internacional

- emissdes de cobre resultantes do uso
de combustivel (diesel)

A
Processo de reciclagem

- emissdes associadas a producao de
electricidade consumida no processo

A
Processo de reciclagem

- emiss6es associadas a produgéo de
electricidade consumida no processo

A
Cargas especificas do processo,
aterro sanitario

- emissdes de 6xidos de azoto
resultantes do uso de diesel no aterro (na
distribuicdo e compactacéo dos residuos)

e em 2° lugar

Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para construgdo, operacao e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissoes de 6xidos de azoto
resultantes do uso de diesel nos
transportes associados

A
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para construgdo, operacéo e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissdes da producao do diesel
consumido nos transportes associados

>
Emissdes long-term para agua
subterrénea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU e da incineragéo das
lamas resultantes do tratamento de
lixiviados (dos aterros de escorias e
cinzas)

- cobre

e em 2° lugar

- manganés

>

Emissdes long-term para agua
subterranea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU e da incineracéo das
lamas resultantes do tratamento de

Emissbes da incineracao

- 6xidos de azoto (térmico)

e em 2° lugar

- Oxidos de azoto (combustivel)

v
Emissdes da incineracdo
- Zzinco

v
Emissdes long-term para agua
subterrénea resultantes dos lixiviados
dos aterro de escdrias e cinzas
resultantes da incineragéo

- cobre

e em 2° lugar

- manganés

v

Emissdes long-term para agua
subterranea resultantes dos lixiviados
dos aterro de escorias e cinzas
resultantes da incineracao
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FE
(kg P-EQq)

ME
(kg N-Eq)

CC
(kg CO2-EQq)

PMF
(kg PM10-Eq)

POF
(kg NMVOC)

v
Processo de reciclagem

- emiss6es associadas a produgéo de
electricidade consumida no processo

>
Transporte internacional

- emiss6es associadas a produgédo do
combustivel (diesel)

v
Transporte internacional

- emissoes de diéxido de carbono féssil
resultantes do uso de combustivel
(diesel)

v
Transporte internacional

- emissoes de 6xidos de azoto
resultantes do uso de combustivel
(diesel)

v
Transporte internacional

lixiviados (dos aterros de escoérias e
cinzas)

- cobre

e em 2° lugar

- manganés

A
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para constru¢do, operacao e
acompanhamento apés-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissdes associadas a producao das
escavadoras

v
Emissdes long-term para agua
subterranea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU

- azoto organico

A
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para construgdo, operacao e
acompanhamento apds-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissoes de diéxido de carbono féssil
resultantes do uso de diesel nos
transportes associados

A
Cargas especificas do processo,
aterro sanitario

- emissOes de Oxidos de azoto
resultantes do uso de diesel no aterro (na
distribuicdo e compactacéo dos residuos)

A
Infraestruturas do aterro sanitario

- cobre
e em 2° lugar
- zinco

<
Deposi¢éo do cimento usado na
solidificagéo das cinzas

- emissdes long-term de fosfatos para
agua subterranea

A
Emissdes long-term para agua
subterranea resultantes dos lixiviados
dos aterro de escorias e cinzas
resultantes da incineracao

- nitratos

Emissbes da incineracao
- diéxido de carbono, fossil

Emissdes da incineracdo

- 6xidos de azoto (térmico)

e em 2° lugar

- Oxidos de azoto (combustivel)

Emissdes da incineracdo
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oD
(kg CFC-11-Eq)

IR
(kg U235-Eq)

HT
(kg 1,4-DCB-Eq)

FD
(kg oil-Eq)

- emissoes de 6xidos de azoto
resultantes do uso de combustivel
(diesel)

v

Processo de reciclagem

- emiss6es associadas a produgéo de
FeCls; consumido no processo

v
Processo de reciclagem

- emissodes associadas a producao de
electricidade consumida no processo

A
Processo de reciclagem

- emissodes associadas a producéo de
electricidade consumida no processo

v
Transporte internacional

- consumos associados a producgéo do
combustivel (diesel)

e em 2° lugar

Processo de reciclagem

- consumos associados a producéo do
combustivel

(materiais para construgéo, operacao e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissdes de 6xidos de azoto
resultantes do uso de diesel nos
transportes associados

>
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para construgdo, operacéo e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissdes associadas a producéo do
asfalto usado na construgdo do aterro

A
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para construgdo, operacao e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissdes associadas a manutencgédo da
rede rodoviaria

>

Emissdes long-term para agua
subterrénea resultantes do lixiviado do
aterro de RSU e da incineracéo das
lamas resultantes do tratamento de
lixiviados (dos aterros de escorias e
cinzas)

- manganés

>
Infraestruturas do aterro sanitario
(materiais para constru¢do, operacao e
acompanhamento apds-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- consumos associados a producao do
asfalto usado na construcédo do aterro

- 6xidos de azoto (térmico)
e em 2° lugar
- 6xidos de azoto (combustivel)

A
Infraestruturas do aterro de escorias
(materiais para construgdo, operacéo e
acompanhamento ap6s-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- emissdes da producao do diesel
consumido nos transportes associados

<
Producéo do cimento

- emissdes associadas a producéo do
cimento

v

Emissdes long-term para agua
subterrénea resultantes dos lixiviados
dos aterro de escdrias e cinzas
resultantes da incineracdo

- manganés

A
Infraestruturas do aterro de escoérias
(materiais para construgdo, operacao e
acompanhamento apds-encerramento,
incluindo vias de acesso)

- consumos associados a producao do
asfalto usado na construcao do aterro
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v A <
Transporte internacional Infraestruturas do aterro sanitario Infraestruturas da unidade de
- consumos associados ao meio de (materiais para construgdo, operacao e incineragéo
MD transporte acompanhamento apds-encerramento, - consumos associados a construcéo da
(kg Fe-EQ) incluindo vias de acesso) unidade de incineragéo

- consumos associados aos transportes
usados na construcdo do aterro

v A <
Processo de reciclagem Infraestruturas do aterro sanitario Consumo de agua no processo
- consumos associados a producgéao de (materiais para constru¢do, operacao e

WD electricidade consumida no processo acompanhamento apés-encerramento,

(m3) incluindo vias de acesso)

- consumos associados a producédo da
brita usada na construcao do aterro

Legenda:
Vv sistema com pior desempenho ambiental na categoria de impacto

(sem simbolo) sistema com desempenho ambiental intermédio na categoria de impacto
A sistema com melhor desempenho ambiental na categoria de impacto
< ou » sistema com desempenho ambiental intermédio, mas da mesma ordem de grandeza da do melhor sistema

» sistema com desempenho ambiental intermédio, mas da mesma ordem de grandeza da do pior sistema
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Perfil ambiental da gestéo de pilhas alcalinas em Portugal continental - 2016
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Figura 11. Perfil ambiental da gestéo de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental, 2012

e 2016.
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5. INTERPRETAGCAO DO CICLO DE VIDA
5.1. COMPARAQAO DAS ALTERNATIVAS DE GESTAO PARA CADA CATEGORIA DE IMPACTO

Para as categorias de impacto da area de proteccdo Ecossistema e relacionadas com a
ocupacdo e transformacdo do solo (Figuras 4 e 7) — Ocupacédo de solo agricola (ALO),
Ocupacdo de solo urbano (ULO) e Transformacdo de solo natural (NLT) — o sistema
Reciclagem tem um impacto significativamente mais negativo do que o dos sistemas de
Deposicdo em aterro e Incineragdo. A diferenca € mais acentuada para a Ocupagao de solo
agricola. Entre as duas alternativas, Deposicdo em aterro e Incineracdo, o sistema Incineracéo
€ pior na Ocupacéao de solo agricola e o Aterro é pior na Ocupacéo de solo urbano. Ambos os
sistemas, Incineracédo e Aterro, sdo vantajosos em termos de Transformacao de solo natural

(NTL), com uma ligeira vantagem do Aterro.

Para as categorias de impacto Acidificacdo Terrestre (TA) e Alteracdes climaticas (CC),
também da area de proteccéo Ecossistema (Figuras 4 e 7), o sistema Reciclagem tem o pior
desempenho e o Aterro, o melhor. O sistema Incineragéo tem um desempenho intermédio, mas

mais proximo do do Aterro.

Para as categorias de impacto de Ecotoxicidade, da mesma area de protec¢do Ecossistema
(Figuras 4 e 7) — Ecotoxicidade terrestre (TET), Ecotoxicidade marinha (MET) e Ecotoxicidade
de agua doce (FET) — o sistema Reciclagem é o mais vantajoso para as duas categorias
aquaticas (MET e FET), e o Aterro tem o melhor desempenho ambiental na terrestre (TET). O
sistema Incineragdo € o pior nestas trés categorias e o sistema Aterro tem um ligeiro melhor
desempenho do que o sistema Incineracdo em MET e FET, enquanto o sistema Reciclagem

ocupa o segundo lugar na TET.

Relativamente as categorias de Eutrofizagcdo, de agua doce (FE) e marinha (ME), também da
area de proteccdo Ecossistema, Figuras 4 e 7, Reciclagem é o sistema com pior desempenho
ambiental para FE, seguido dos sistemas Incineracdo e Aterro com impactos da mesma ordem
de grandeza. No caso da ME, o Aterro e Reciclagem tém impactos préximos, com ligeira
desvantagem do Aterro e a Incineracdo tem um desempenho ambiental significativamente

melhor nesta categoria.

Para as categorias de impacto Formacdo de particulas (PMF), Formacao de oxidantes
fotoquimicos (POF), Deplecdo da camada de ozono (OD) e Radiagéo ionizante (IR), todas da
area de proteccdo Saude humana (Figuras 5 e 7), a Reciclagem é o sistema com pior
desempenho ambiental e Aterro e Incineracdo tém desempenhos da mesma ordem de
grandeza, de valor inferior, embora com vantagem do Aterro em PMF, POF e IR. A Incineragéo

€ o melhor sistema para OD.
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Para a Toxicidade humana (HT), também da area de protec¢do Salde humana (Figuras 5 e 7),
a Reciclagem apresenta uma grande vantagem relativamente aos outros dois sistemas, sendo
0 desempenho do Aterro ligeiramente melhor do que o da Incineracdo, apesar de terem

impactos da mesma ordem de grandeza.

Para todas a categorias de impacto da area de proteccdo Recursos — Deplegdo de recursos
fésseis (FD), de metais (MD) e de agua (WD), Figura 6 — a Reciclagem é o sistema com pior
desempenho e o Aterro o melhor em MD e WD, mas com resultados muito préximos dos da

Incineracao.

Para todas as categorias de impacto deste método, se adicionalmente contabilizarmos a
recuperacdo de materiais e energia, (Figuras 4, 5 e 6, colunas verdes) nas condicfes
apresentadas nos respectivos inventarios, verifica-se uma notéria vantagem do sistema

Reciclagem.

5.2. OPORTUNIDADES DE MELHORIA PARA CADA SISTEMA

Na analise das oportunidades de melhoria para o sistema Reciclagem (Figura 8), através da
identificacdo dos processos que mais contribuem para os resultados deste sistema, é notéria a
grande influéncia do processo de transporte, principalmente nas categorias de impacto das
areas de proteccdo Ecossistema e Recursos. Nas categorias da area de proteccdo Saude
humana ha também um contributo importante do transporte, mas pode considerar-se mais
significativo o contributo do processo de reciclagem. A producédo dos pilh6es tem resultados
significativos apenas em 3 categorias de impacto relacionadas com ocupacdo de solo e
consumo de agua. A recolha e triagem das pilhas surgem com influéncia de certa magnitude na

Eutrofizacdo marinha.

Por analise dos inventarios, foram adicionalmente identificados, com o detalhe possivel, os
processos, ou mesmo os fluxos elementares, que mais contribuem para o resultado

apresentado (Figura 8 e na Tabela 9 os principais resultados).

Para a Ocupacao de solo agricola, o impacto do sistema Reciclagem deve-se essencialmente
aos processos de fabrico dos pilhdes (96% do impacto total para esta categoria, Figura 8) e em
particular a producdo dos papéis seus constituintes. Para as outras categorias de solo (ULO e
NTL), o resultado obtido para o sistema Reciclagem deve-se primeiramente ao processo de
transporte internacional das pilhas até a unidade de reciclagem, 33% e 39%, respectivamente,
em ambos 0s casos devido ao uso de solo pela rede rodoviaria. Para ULO, o fabrico dos
pilndes é a segunda maior contribuicdo para o impacto total do sistema Reciclagem (27%), e
também devido essencialmente a producdo dos papéis constituintes. Para a NLT € 0 processo
de reciclagem em si mesmo, que contribui com 36%, resultado que se deve principalmente a

producéo do combustivel usado nesse processo.
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Para as categorias de impacto Acidificacdo Terrestre (TA), Ecotoxicidade terrestre (TET),
Eutrofizacdo marinha (ME) e Alteragbes climaticas (CC), também da éarea de proteccao
Ecossistema, Formacao de particulas (PMF) e Formacao de oxidantes fotoquimicos (POF) da
area de protecgdo Saude humana e, Deplecao de recursos fésseis (FD) e de metais (MD) da
area de proteccdo Recursos, 0 processo que mais contribui para o resultado do sistema
Reciclagem é o Transporte internacional das pilhas, 46%, 36%, 56%, 45%, 49%, 56%, 40% e
47%, respectivamente (Figura 8). Este efeito do transporte deve-se essencialmente a emissdes
associadas ao uso de combustivel (Tabela 9). S6 para FD e MD se deve a consumos
associados a producdo do combustivel e do proprio meio de transporte, respectivamente
(Tabela 9).

Para todas estas categorias em que o transporte tem um efeito predominante, e a excepcéo de
ME, o processo de reciclagem é o segundo contributo mais importante para o resultado,
variando esta contribuicdo de 18% (POF) a 39% (FD). Nestes casos, devido
predominantemente ao consumo de electricidade para TET, CC, PMF, e POF, devido ao
consumo de combustivel para TA e FD e devido essencialmente ao consumo de FeCl; para
MD. Para TA a electricidade tem também um contributo importante e para TET, PMF e POF o
combustivel também. Ou seja, para TA, TET, PMF e POF, tanto os consumos de electricidade

como de combustivel tém grande influéncia nos resultados do sistema.

Para as restantes categorias de impacto, Ecotoxicidade marinha (MET), Ecotoxicidade de agua
doce (FET) e FE (Eutrofizacdo de agua doce) da area de proteccdo Ecossistema e Deplegdo
da camada de ozono (OD), Radiacdo ionizante (IR) e Toxicidade humana (HT) da area de
proteccdo Saude humana, e Deplecdo de agua (WD) da area de protecgdo Recursos, ha
preponderancia do processo de reciclagem: para todas, a excepgcdo de OD, as cargas
ambientais estdo associadas a producdo da electricidade consumida; no caso da OD o

resultado deve-se essencialmente ao consumo de FeCl; e também de combustivel.

Concluindo, para o sistema Reciclagem néo resta qualquer davida sobre o efeito ambiental do
uso de combustivel — no transporte e no proprio processo de reciclagem — e de electricidade e

de FeCl; — no processo de reciclagem.

Para o sistema Incineracao as oportunidades de melhoria sdo mais diversificadas (Figura 9),
isto €, foi identificado um maior niumero de processos, ou de fluxos elementares (16), que

influenciam os resultados deste sistema nas varias categorias de impacto.

Na Ocupacdo de solo agricola verifica-se um contributo preponderante de 87% devido a
producéo de carvdo activado, pelo uso de solo (Tabela 9). O aterro de escorias é o principal
responsavel pelo impacto nas categorias de Ocupacédo de solo urbano (ULO) e Transformacéo

de solo natural (NLT): para ULO predomina o efeito das cargas especificas deste processo, isto
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€, a ocupacdo do solo na construgdo e pelo préprio aterro (Tabela 9); para NLT o impacto
negativo (valor positivo) da construgcdo do aterro, devido a transformacédo do solo para a rede
rodoviaria (Tabela 9) é contraposto pela transformacédo do solo apds o encerramento do aterro,

traduzida nas cargas ambientais especificas do processo (valor negativo).

O resultado do sistema Incineragdo para a Acidificacdo terrestre (TA), da area de proteccao
Ecossistema, Formagéo de particulas (PMF) e Formacéo de oxidantes fotoquimicos (POF), da
area de proteccdo Saude humana, deve-se as emissdes de 6xidos de azoto, térmico (44%,
38% e 45%, respectivamente) e combustivel (30%, 26% e 31%, respectivamente). Os
resultados para a Ecotoxicidade terrestre (TET) e Alteragdes Climaticas (CC) resultam também
predominantemente de emissdes atmosféricas da prépria unidade de incineragdo: de zinco
(97%) e de CO, féssil (88%), respectivamente (Figura 9). O mesmo se passa para a Deple¢éo

de agua, devido essencialmente (63%) ao consumo de agua no préprio processo.

As emissdes long-term para agua subterranea, resultantes dos lixiviados dos aterro de escorias
e cinzas (ap6s 100 anos), tém contributos predominantes para as categorias de impacto de
Ecotoxicidade marinha (MET), Ecotoxicidade de agua doce (FET), Toxicidade Humana (HT) e
Eutrofizacdo marinha (ME): emissdes de Cu (37%) e Mn (29%) para MET; Cu (38%) e Zn
(28%) para FET; nitratos (19%) para ME; e Mn (97%) para HT. Nota-se assim um efeito

importante destas cargas ambientais de longo prazo resultantes das préprias pilhas.

Para as categorias de impacto de Eutrofizacdo de agua doce (FE) e Radiacao ionizante (IR),
das éareas de proteccdo Ecossistema e Saude humana, respectivamente, o resultado é
predominantemente causado pelo uso de cimento na solidificacdo das cinzas resultantes da
incineracdo: a producdo de cimento contribui com 40% para o resultado deste sistema em IR e
as cargas ambientais associadas a sua deposi¢cdo em aterro contribuem com 42% para o

resultado de FE.

Do aterro de escoérias resultam cargas ambientais importantes para a Deplegdo da camada de
ozono (OD) e para a Deplecao de recursos fosseis (FD), respectivamente 37% e 33%,
associadas predominantemente ao consumo de diesel e ao de asfalto, respectivamente (Figura
9 e Tabela 9).

Concluindo a analise até aqui efectuada para o sistema Incineracdo verifica-se uma
contribuicdo importante das emiss@es atmosféricas da propria unidade de incineragao, mas
também das emissdes long-term para agua subterrdnea dos aterros de escérias e cinzas e de

recursos utilizados nesses aterros como o proprio cimento, diesel e asfalto.

Adicionalmente, a propria unidade de incineragdo tem um contributo importante (77%) apenas

para a Deplecao de metais (MD).
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Contrariamente, para o sistema Aterro (Figura 10) ha um efeito predominante da construcéo do
proprio aterro e das cargas especificas do processo (independentes do residuo a tratar) para o
resultado da maioria das categorias de impacto. Para 14 das 18 categorias de impacto
analisadas, um destes dois processos é dominante e sé em 4 das categorias de impacto os

seus contributos ndo sdo expressivos.

Assim, para as Ecotoxicidades marinha e de agua doce (MET e FET) e Toxicidade humana
(HT) séo preponderantes os contributos das emiss@es long-term de Cu (39% para MET e FET),
e Mn (97% para HT) para agua subterranea. Estas emissdes provém dos lixiviados do aterro
de RSU e dos aterros de escoérias e cinzas da incineragao das lamas resultantes do tratamento
do lixiviado short-term do aterro de RSU. Para a Eutrofizacdo marinha (ME) contribuem
essencialmente as emissfes long-term para agua subterrdnea de azoto organico (63%),

resultantes do lixiviado do aterro de RSU (Tabela 9).

Para a Ocupacao de solo urbano (ULO), Transformacgdo de solo natural (NLT), Ecoxicidade
terrestre (TET), Eutrofizacdo de agua doce (FE), Alteracdes climaticas (CC), Formacédo de
oxidantes fotoquimicos (POF), Deplecao da cama da de ozono (OD), radiacao ionizante (IR), e
Deplecao de recursos, fosseis (FD), metais (MD) e agua (WD), predomina o efeito da

construcdo do aterro sanitario com contributos que variam de 9% (para NLT) a 79% (para OD).

Nestes casos, devido predominantemente (Tabela 9): a ocupacao e transformacéo do solo pela
rede rodoviaria para ULO e NLT; as emissdes associadas a producédo do combustivel usado na
construcdo (para TET) e ao uso desse combustivel (para CC e POF, respectivamente CO,
féssil e 6xidos de azoto); as cargas ambientais associadas a producdo do asfalto (para OD e
FD, respectivamente emissdes e consumos); as emissdes associadas a producdo de
escavadoras (para FE); a manutencdo da rede rodoviaria (para IR); e aos consumos

relacionados com os transportes (para MD) e a produgéo da brita (para WD).

Para a ocupagédo de solo agricola (ALO), Acidificacéo terrestre (TA) e Formacgao de particulas
(PMF) é dominante o contributo das cargas especificas do aterro sanitario: para ALO, devido a
ocupacéo do solo pelo préprio aterro, e para TA e PMF, devido principalmente as emiss@es de
Oxidos de azoto resultantes do uso de diesel na distribuicdo e compactacdo dos residuos no

aterro.

Concluindo, para o sistema Aterro nota-se um efeito ambiental significativo associado a
construcdo do préprio aterro e a cargas ambientais resultantes da sua operagdo, mas
independentes do residuo a tratar. S6 para as categorias de impacto de toxicidade — MET, FET
e HT, e, adicionalmente, para a Eutrofizagdo marinha — se verifica o predominio de cargas

especificas dos residuos, long-term e para a agua subterranea.
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5.3. ANALISE DOS PERFIS AMBIENTAIS 2012 E 2016

O perfil ambiental da gestéo das pilhas em Portugal continental em 2012 (Figura 11) mostra um
impacto preponderante do sistema de reciclagem para todas a categorias de impacto, a
excepcdo das categorias de impactos de toxicidade (TET, MET, FET, HT) e Eutrofizagédo
marinha (ME), isto é, para todas as categorias em que o sistema Reciclagem mostrou ter o pior
desempenho na andlise comparativa com as outras alternativas. Nestas, o impacto da
Incineracdo é preponderante para a TET, e, para as restantes categorias (MET, FET, HT e
ME), domina o impacto da Deposicao em Aterro. Assim, uma vez que a legislagdo comunitaria
em vigor estabeleceu este limite minimo de reciclagem, a melhoria do impacto deste sistema
de gestdo para Portugal deve passar por intervir nos sistemas referidos e nas categorias de

impacto indicadas.

Em 8 das 13 categorias de impacto em que o sistema Reciclagem apresenta o maior contributo
para o resultado do perfil ambiental, o processo que mais influencia o seu resultado é o
transporte internacional das pilhas (ULO, NLT, TA, CC, PMF, POF, FD e MD). Para 4 das
restantes categorias o processo de reciclagem é o dominante (FE, OD, IR e WD) sendo que sé
numa (ALO) o contributo € dominado pelo fabrico dos pilhées. No sentido de melhorar o
desempenho ambiental da gestdo das pilhas em Portugal, nas condi¢cdes estudadas, sera por
isso de considerar em primeiro lugar a escolha dum processo de reciclagem em local mais

proximo e/ou um sistema de transporte alternativo com menor impacto ambiental.

Para as categorias em que no perfil ambiental domina o impacto do destino Aterro (MET, FET,
HT e ME) é de salientar que s6 para ME o sistema Aterro é o pior na analise comparativa com
as outras alternativas. Para as outras, o sistema Incineracéo foi identificado como tendo o pior
desempenho, mas com impactos do sistema Aterro, embora menores, da mesma ordem de
grandeza. A sua dominancia na analise deste perfil ambiental resulta do facto da fraccéo de
pilhas nos RSU indiferenciados que sdo encaminhadas para aterro ser significativamente
superior a fraccdo enviada para incineracdo. A melhoria do desempenho neste sistema Aterro,
pode passar pelo melhor controlo das emiss@es long-term para aguas subterraneas: de cobre e
manganés, no caso de MET e FET,; de manganés, no caso de HT; e de azoto organico, no
caso de ME. Estas sdo também as categorias de impacto em que o contributo especifico de
emissdes resultantes do préoprio residuo € significativo (para as restantes ha um contributo

dominante da construcéo e/ou operacao do aterro).

A melhoria do sistema implementado ao nivel de TET, em que como ja referido o contributo da
incineracdo é predominante, pode passar pelo controlo das emissdes de zinco para o0 ar no

processo de incineracgéo.
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O perfil ambiental para 2016 mostra que se mantém a preponderancia do sistema de
Reciclagem para todas as categorias referidas para 2012, mas adicionalmente para a TET e
ME, em que este sistema ultrapassa o efeito da incineracdo e do aterro, respectivamente. Para
todas as categorias 0 aumento da contribuicdo da reciclagem é notavel, mas para ULO, NLT, e
TET este aumento é mais acentuado. Para as outras categorias de toxicidade (MET, FET e HT)
mantém-se a proporcao da contribuicdo dos sistemas Aterro e Incineragdo com dominancia do
Aterro. Este perfil reflecte, como ja referido, uma situagdo possivel para o cumprimento das
metas de reciclagem de pilhas estabelecidas para 2016. Neste caso, a melhoria do seu
desempenho ambiental pode passar pela intervengdo ao nivel dos processos, tal como ja
referido anteriormente na andlise do perfil para 2012. Uma vez que nesta situacdo o impacto
em TET e ME é dominado pelo sistema Reciclagem sera de considerar a sua reducao, o que
pode passar pela intervencao no Transporte internacional das pilhas, o processo que mais

contribui para o resultado deste sistema nestas categorias.

Caso se considerem as vantagens ambientais resultantes da recuperacdo de materiais e
energia em cada sistema, obtém-se os perfis ambientais 2012 e 2016 apresentados na Figura
12. Em ambos os casos, a vantagem ambiental associada aos materiais recuperados na

reciclagem é notéria e domina o perfil ambiental.

- 6.60 -



CAPITULO 6
AVALIAGAO COMPARATIVA DE ALTERNATIVAS DE GESTAO DE PILHAS ALCALINAS USADAS

Perfil ambiental da gestéo de pilhas alcalinas em Portugal continental - 2012

20%

B Aterro 2012
B Incineragéo 2012
@ Reciclagem 2012

Perfil ambiental da gestéo de pilhas alcalinas em Portugal continental - 2016

20%

| Aterro 2016
@ Incineragéo 2016
@ Reciclagem 2016

-100% -

Figura 12. Perfil ambiental da gestdo de pilhas alcalinas usadas em Portugal continental, 2012
e 2016 tendo em conta as vantagens ambientais resultantes da recuperacdo de materiais e
energia em cada sistema.
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6. CONCLUSOES

As 3 alternativas de gestdo de pilhas alcalinas usadas recolhidas em Portugal continental,
tendo como destino final a deposicdo em aterro, a incineracdo e a reciclagem na Austria, foram
comparadas usando a metodologia de ACV e 0 método de avaliacdo de impactos Recipe 2014
ao nivel do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist. Este método inclui 18 categorias de

impacto das areas de proteccao Ecossistema, Saude humana e Recursos.

No caso dos sistemas de deposicdo em aterro e incineracdo modelaram-se 0s processos de
destino final de modo a estimar os recursos e emissdes (fluxos de entrada e saida) tendo em
conta tanto os parametros dos préprios processos em Portugal, como a composicao das pilhas,

obtendo assim resultados especificos para este tipo de residuos.

Em 13 das 18 categorias de impacto analisadas por este método, a Reciclagem apresenta-se
como a pior opcao. Tais categorias sédo das areas de proteccdo de Ecossistema (6 de um total
de 10 categorias: Ocupacdo de solo agricola e urbano, Transformacdo de solo natural,
Acidificacdo terrestre, Eutrofizacdo de agua doce e Altera¢cBes climaticas), Saude humana (4
de um total de 5 categorias: Formagdo de particulas, Formacao de oxidantes fotoquimicos,
Deplecdo da camada de ozono e Radiacdo ionizante) e Recursos (todas a 3 categorias:
Deplecdo de recursos fésseis, metais e agua). Para quatro das 18 categorias de impacto a
Incineracdo é a pior opcao; trés destas categorias estdo classificadas na area de proteccao
Ecossistema (Ecotoxicidade terrestre, marinha e de agua doce) e adicionalmente, Toxicidade
humana da area de proteccdo Saiude humana. No entanto, os resultados para o sistema Aterro
séo préximos dos da Incineracdo para a Ecotoxicidade marinha e de 4gua doce e Toxicidade
humana. A Incineracao é assim a pior opcao nas categorias de impacto de toxicidade. O Aterro
€ o pior sistema unicamente na categoria de Eutrofizagcdo marinha, também da area de

proteccdo Ecossistema.

Através da identificacdo dos processos que mais contribuem para o resultado em cada
categoria foram identificados os que permitem melhorar o desempenho ambiental de cada

alternativa de gestao.

Assim, para o sistema Reciclagem e para a categoria de impacto Ocupacao de solo agricola,
pode conseguir-se uma melhoria com o fabrico dos pilhées, em particular na produgcédo dos
papéis constituintes; para as restantes categorias de impacto a melhoria do desempenho do
sistema passa pela intervencdo sobre o tipo de transporte internacional e/ou no processo de
reciclagem propriamente dito, podendo haver um efeito significativo num maior nimero de
categorias de impacto através da actuacdo no transporte. Neste sistema € de grande
importancia o efeito ambiental do uso de combustivel — no transporte e no préprio processo de

reciclagem — e de electricidade e de FeCl; — no processo de reciclagem.
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Para o sistema Incineracéo, sao diversos 0s processos, recursos e emissdes que determinam o
resultado nas 18 categorias de impacto consideradas, algumas das quais independentes do
residuo em estudo, isto é, que ocorreriam da mesma forma para qualquer outro residuo.
Verifica-se uma contribuicdo importante das emiss@es atmosféricas da propria unidade de
incineracdo, mas também das emissdes long-term para agua subterrdnea dos aterros de
escorias e cinzas, e de recursos utilizados nesses aterros, como o préprio cimento, diesel e

asfalto.

Para as categorias de impacto em que o sistema mostrou um pior desempenho na analise
comparativa com as outras 2 alternativas, a melhoria pode passar pela intervencao ao nivel
das emissdes de zinco para o ar (para a Ecotoxicidade terrestre) e nas emissdes long term de
cobre, de manganés e de zinco para agua subterranea. Estas emissdes long-term resultam dos
lixiviados ap6s 100 anos de deposicdo das cinzas e escorias resultantes da incineracdo e as

emissdes de zinco para o ar resultam da incineracdo das pilhas.

Para o sistema Aterro nota-se um efeito ambiental significativo associado a construgdo do
proprio aterro e a cargas ambientais resultantes da sua operagdo, mas independentes do
residuo a tratar. SO para as categorias de impacto de toxicidade — MET, FET e HT, e,
adicionalmente, para a Eutrofizagdo marinha — se verifica o predominio de cargas especificas

dos residuos, long-term e para a 4gua subterranea.

Apesar deste ndo ser o sistema com pior desempenho na Ecotoxicidade marinha, de agua
doce e Toxicidade humana, € o segundo pior sistema logo a seguir a Incineragdo e com
resultados da mesma ordem de grandeza. Neste caso a melhoria pode passar também pelas
emissbes long-term de cobre e manganés para aguas subterraneas. Neste caso, estas
emissdes long-term resultam tanto do aterro de RSU, como também dos aterros das escoérias e
cinzas resultantes da incineracdo das lamas do tratamento dos lixiviados. Adicionalmente para
a categoria de impacto em que o Aterro é o sistema com pior desempenho — a Eutrofizacédo
marinha — a melhoria pode passar pela reducédo das emissdes de azoto organico resultantes do

lixiviado long-term do aterro de RSU.

Para todas as categorias de impacto deste método, se adicionalmente contabilizarmos a
recuperacdo de materiais e energia, nas condi¢cdes apresentadas nos respectivos inventarios,
verifica-se uma notdéria vantagem do sistema Reciclagem.

O perfil ambiental da gestdo das pilhas usadas em Portugal continental mostra a
predominancia do sistema Reciclagem para todas as categorias de impacto em que este
sistema mostra o pior desempenho na andlise comparativa das trés alternativas. Para a
Ecotoxicidade terrestre, o sistema Incineragdo mostra o pior desempenho nessa analise e

mantém um contributo predominante no perfil ambiental de 2012. Mas, para as restantes
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categorias (Ecotoxicidade marinha e de agua doce e Toxicidade humana), 0 mau desempenho
ambiental da Incineracéo é ultrapassado pelo do sistema Aterro, pois a quantidade de pilhas
com este destino final € maior e o impacto relativo dos dois sistemas (Incineracdo e Aterro) é
proximo, como ja referido. Para a Eutrofizagcdo marinha é também o Aterro — o pior dos 3

sistemas nesta categoria — que marca o resultado no perfil ambiental de 2012.

O aumento da taxa de reciclagem, traduzida no perfil ambiental 2016 ira conduzir a influéncia
dominante deste sistema de Reciclagem na Ecotoxicidade terrestre (anteriormente dominada
pelo sistema Incineracdo) e na Eutrofizacdo marinha (anteriormente dominada pelo sistema
Aterro). Para todas as categorias 0 aumento da contribuicdo da reciclagem € notavel, mas para
Ocupacdo de solo urbano, Transformacdo de solo natural e Ecotoxicidade terrestre este
aumento € mais acentuado. Em todos estes, € preponderante o efeito do processo de

transporte internacional das pilhas para reciclagem.

Com base nos resultados obtidos neste estudo deve ser questionada a vantagem ambiental da
reciclagem das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal continental, nas condicdes
analisadas. No entanto, no caso de se alocar a vantagem ambiental da recuperacdo de
materiais e energia a cada um dos sistemas respectivos, a reciclagem tem um previsivel efeito

preponderante e benéfico.
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CAPITULO 7

CONCLUSOES E PROPOSTA DE TRABALHO FUTURO

A politica e a legislacdo europeia na area dos residuos tém como principal fundamento a
proteccdo do ambiente e o uso eficiente dos recursos em direccdo a uma Sociedade de
Reciclagem. Nesse sentido, durante muito tempo, a hierarquia das opcbes de gestdo de
residuos estabelecia, sem qualquer duavida, a preferéncia pela reciclagem, seguida da
valorizagdo energética, e, por fim, a deposicdo em aterro. A legislacdo europeia relativa a
gestdo das pilhas e acumuladores, que data de 2006, refere que, tendo em conta 0s impactos
ambientais do transporte, os Estados-Membros (EM) devem tomar as medidas necessarias a
maximizacdo da recolha selectiva e minimizar a sua deposicdo com o0s residuos
indiferenciados, com vista a que seja atingido um elevado nivel de reciclagem e, para isso,
estabelece taxas de recolha minimas. No entanto, a mais recente Directiva-Quadro na area dos
residuos, que data de 2008, ja prevé que na aplicacdo da tradicional hierarquia das opgdes de
gestdo de residuos, os EM tomem medidas para incentivar as opg¢des conducentes aos
melhores resultados ambientais globais. Assim, pode ser necessario estabelecer fluxos de
residuos especificos que se afastem da hierarquia, caso isso se justifique pela aplicagdo do
conceito de ciclo de vida aos impactos globais da geracdo e gestdo desses residuos. No
entanto, desconhece-se que esteja prevista qualquer alteracdo nas metas de recolha selectiva

e de reciclagem das pilhas.

O objectivo do trabalho apresentado enquadra-se no ambito destas preocupacdes, pois
desenvolve conhecimento na aplicacdo de metodologias que podem ser usadas para avaliar o
desempenho ambiental de alternativas de gestao de residuos sdlidos urbanos, tendo em conta
a realidade do Pais, e, no imediato, faz a sua aplicacdo a sistemas de gestdo de pilhas
alcalinas usadas. De facto, apesar da legislagédo apelar a realizagdo deste tipo de analises, o
conhecimento disponivel para as realizar é geralmente diminuto, pois além de se exigir uma
extensa caracterizacdo dos residuos em causa, € necessario estimar o contributo de cada
residuo para as cargas ambientais globais de cada processo de tratamento, 0 que torna a
analise particularmente complexa. Por exemplo, nos processos de incineracédo e de deposi¢céo
em aterro, um residuo é parte de uma grande diversidade de residuos e esta complexidade é
acrescida quando se trata de residuos multimateriais, tais como as pilhas. No que concerne a
reciclagem, sdo constantes as especificidades dos processos que operam com residuos, bem

como a falta de dados que permitam fazer uma sua correcta avaliacdo ambiental, além de que,
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mesmo que possam existir, se referem a realidades nacionais ou locais que ndo sé&o
generalizaveis. Por isso, as analises que se aconselham a fazer para moldar a legislagdo
europeia ou nacional em matéria de gestao de residuos, ou para basear decis6es com base na
legislacdo existente, pede quase sempre um suplemento de conhecimento néo disponivel e
uma boa maleabilidade de adequacdo do conhecimento fragmentado existente, de modo a

construir e analisar cenarios tdo préximos quanto possivel dos cenarios reais e potenciais.

No que concerne ao problema particular da gestao das pilhas esgotadas, pode questionar-se,
de imediato, ndo s6 a actual abrangéncia de obrigatoriedade de recolha de pilhas, incluindo até
as consideradas mais inofensivas, mas também a falta de conhecimento cientifico que sustente
uma diferente directriz na legislagédo europeia nesta area ou justifique alteragBes de caracter

nacional ou regional.

Assim, as tarefas cometidas a este trabalho passaram pela caracterizacdo laboratorial de
pilhas alcalinas esgotadas, assim como pela quantificacdo de emissdes resultantes da sua
incineracdo e da sua deposicao em aterro, através, respectivamente, de ensaios laboratoriais

de queima e de lixiviacdo em coluna.

Na caracterizacéo laboratorial foram usadas pilhas obtidas num ecocentro da regido, formato
AA, e, além da identificacdo dos seus componentes estruturais, procedeu-se a quantificacdo da
massa, teores de humidade, cinzas, zinco e 6xido de zinco no anodo, manganés no catodo,
hidréxido de potassio nos componentes internos, teor de metais pesados em diversos

componentes e determinacéo do poder calorifico dos papéis, do catodo e do anodo.

Na quantificacdo das principais emissfes gasosas resultantes da incineracdo de pilhas,
simulada através de ensaios laboratoriais de queima, as pilhas foram mantidas durante 1 h a
1273 K num tubo de ago refractario suportado num forno eléctrico horizontal. Foram
determinados os teores de enxofre, cloretos e metais, respectivamente por gravimetria com
sulfato de bario, método de Volhard e espectrometria de absor¢ao atémica, tanto nas solugfes
obtidas na lavagem do tubo, como nos 2 borbulhadores colocados em série por onde foram

conduzidas as emissdes gasosas.

A quantificacdo de emissdes resultantes da deposicdo das pilhas em aterro foi simulada
através de duas séries de ensaios laboratoriais de lixiviacdo em colunas, cheias com pilhas,
quer inteiras quer transversalmente cortadas. A primeira série decorreu em duas etapas e
utilizou-se agua desionizada ou solucéo de acido nitrico como agente de lixiviagdo. Na primeira
etapa o lixiviado circulou em circuito aberto, de baixo para cima, ao longo da coluna; e, na
segunda, o lixiviado circulou em circuito fechado. Na segunda série usou-se lixiviado de um

aterro de residuos sélidos urbanos como solucdo de extraccdo. Em ambas as séries foram
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periodicamente retiradas amostras para determinacdo de pH, condutividade, densidade,

potencial redox, sulfatos, cloretos e metais pesados.

Tal como esperado, na caracterizacdo das pilhas verificou-se que o catodo, o anodo e a
estrutura exterior de aco sao os principais contribuintes para a massa média de 23,5 g. O
catodo é também o principal responsavel pelo poder calorifico das pilhas, bem como pelo seu
teor em metais pesados. O mercurio destas pilhas consideradas “mercury-free” é vestigial. Os

teores de zinco e de 6xido de zinco no &nodo sao muito variaveis.

Nos ensaios de queima concluiu-se que as emissfes de zinco, o metal mais emitido,
representam cerca de 6,5% do obtido nas pilhas. As emiss6es de manganés (cujo oxido € o
principal componente do catodo) e de ferro (do colector catddico) séo insignificantes quando
comparadas com a sua quantidade nas pilhas alcalinas AA. O mercurio € o metal das pilhas
com mais elevada volatilidade e foi captado mesmo no segundo borbulhador. A quantidade de
cloretos captada corresponde a cerca de 36% do cloro existente no invélucro de PVC das
pilhas. Uma parte consideravel do HCI| formado na incineracdo do involucro de PVC é
neutralizada com KOH, 6xidos de zinco e de manganés e, por isso, ndo é totalmente libertado

no gas.

Os resultados da primeira série dos ensaios de lixiviagdo mostraram que a quantidade total de
substancias lixiviadas em testes com pilhas cortadas foi mais elevada do que com as pilhas
inteiras, sendo zinco e sulfatos os componentes mais presentes nas solugdes de lixiviagdo. De
um modo geral, a quantidade de substancias dissolvidas em circuito aberto é mais elevada do
que em circuito fechado devido ao efeito de saturacdo da solucao e da auséncia de adicdo de
solucao fresca. Na segunda série de ensaios, os resultados mostraram que a influéncia das
pilhas alcalinas na composicao do lixiviado varia com a sua integridade fisica e com a relagao
L/S. Como principais alteracdes ao longo dos testes contam-se o pH e o potencial redox do
lixiviado que aumentaram como resultado do contacto com as pilhas, em particular o pH nos
ensaios com as pilhas cortadas. A densidade e a condutividade do lixiviado ndo se alterou

significativamente com as pilhas inteiras, em contraste com o ensaio com as pilhas cortadas.

Os resultados obtidos nos ensaios laboratoriais de queima e de lixiviacdo foram incorporados
na modelacdo de processos de deposi¢cdo em aterro — com base num modelo ja existente — e
de incineragdo — para o qual foi necessario criar um modelo novo, pois os existentes ndo
correspondem aos processos de incineracdo do nosso Pais. Adicionalmente, nessa modelagéo
usaram-se parametros de caracterizacdo dos aterros e das unidades de incineracdo nacionais
— compilacéo realizada também no ambito do presente trabalho. Desta modelagdo resultam os
elementos quantitativos que fazem o conhecimento de todos os recursos e emissfes que estdo
associados a cada um destes processos de gestédo de pilhas alcalinas esgotadas. A estas duas

alternativas de gestéo das pilhas juntou-se também a alternativa de reciclagem. Em Portugal,
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existe recolha selectiva e encaminhamento para reciclagem deste tipo de pilhas desde 2006 e
2008, respectivamente. Devido a inexisténcia no Pais de instalag6es de reciclagem de pilhas
alcalinas, essas foram enviadas primeiramente para a Austria, depois para Franca e
actualmente pondera-se 0 seu envio para Espanha. Por isso, se realizou também um estudo
comparativo do desempenho ambiental destas 3 alternativas processuais de reciclagem de

pilhas, que sera posteriormente comentado.

Com vista a aplicar a perspectiva do ciclo de vida no apoio a tomada de decisfes (requisito
mencionado na legislagdo europeia como justificando o possivel desvio da hierarquia
tradicional nas opg¢Oes de gestdo de determinados fluxos de residuos) foram definidos sistemas
para as trés alternativas de gestdo — deposicdo em aterro, incineracdo e reciclagem — que
consideram todo o ciclo de vida das pilhas enquanto residuo, isto é, desde que sé&o
descartadas pelo consumidor, em locais de deposicdo selectiva ou nos residuos
indiferenciados, até a sua eliminacdo, ou seja, até que os residuos provenientes do seu
tratamento passam a ser parte integrante do ambiente. Estes sistemas integram os dois
processos de tratamento modelados, como anteriormente referido, e a sua andlise por esta via
permite avaliar os potenciais impactos ambientais associados a cada um, tal como previsto
nesta metodologia. Na analise comparativa dos processos de reciclagem, o inventario baseou-
se em dados obtidos na literatura para os processos de Franca (F) e Espanha (S), e em dados

fornecidos pela empresa que opera o processo de reciclagem na Austria (A).

Porém, deve notar-se que a definicdo de sistemas nesta perspectiva de ciclo de vida requer
que na sua analise sejam contemplados muitos dos processos que se relacionam com 0s
processos de tratamento principais. Por exemplo, no caso do sistema Reciclagem, sédo também
incluidos os processos auxiliares, tais como o fabrico dos pilh6es usados na recolha e/ou
transporte das pilhas esgotadas, e 0 seu transporte internacional para o local da reciclagem,
entre outros. Nos casos de Deposicdo em aterro e Incineragdo, inclui-se, por exemplo, a
producdo de energia e o fabrico das matérias-primas para o tratamento das respectivas

emissoes.

Tanto na analise destes sistemas alternativos de destino final, assim como na das opc¢des de
reciclagem das pilhas, usou-se a metodologia de Avaliacdo do Ciclo de Vida (ACV),
normalizada na série 14040 da 1SO. Esta contempla quatro fases: definicdo do objectivo e do
ambito; inventario; avaliagdo de impactos e interpretacdo. Na definicdo do objectivo e do
ambito, o sistema em estudo é definido (segundo a perspectiva de ciclo de vida mencionada) e
0 objectivo do trabalho é estabelecido. A definicdo do ambito inclui uma série de requisitos de
onde se destaca a definicdo da fronteira do sistema, unidade funcional, requisitos dos dados e
interpretacdo a ser usada. O inventario consiste na compilacao de todas as entradas e saidas

(ao nivel de fluxos elementares) necessarias ao sistema. Na avaliacdo de impactos, séo
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utilizados factores de caracterizagdo, para converter os resultados do inventario no impacto
ambiental, que se baseiam em mecanismos ambientais que ligam intervencdes feitas pelo
homem a um conjunto de areas de proteccdo. O fim do mecanismo ambiental é chamado de
impacto final (endpoint) e um ponto a meio desse mecanismo é referido como ponto médio
(midpoint). H& métodos de impacto com resultados ao nivel do ponto médio e outros com
resultados ao nivel do impacto final. Por fim, na fase de interpretacdo analisam-se 0s
resultados das fases de inventario e de avaliagdo de impactos, para retirar conclusées e

eventualmente identificar oportunidades de melhoria, tendo em conta os objectivos do estudo.

Na analise comparativa dos processos de reciclagem, usou-se o método de avaliacdo de
impactos Eco-Indicator 99, versdo Hierarchist com duas opcdes, com e sem a inclusdo das
emissdes de longo prazo. O método é de impacto final e considera trés categorias de danos —
Saude Humana, Qualidade do Ecossistema e Recursos, agrupando 11 categorias de impacto:
danos na Salde Humana — Carcinogenia, Efeitos respiratérios causados por substancias
organicas e inorganicas, Alteracfes climaticas, Radiacdo ionizante e Deplecdo da camada de
ozono; danos na Qualidade do Ecossistema — Ecotoxicidade, Acidificacdo e eutrofizacéo,
Ocupacao do solo; danos nos Recursos — Extraccdo de minerais e de Combustiveis fosseis.
Para facilidade de analise e interpretacdo, cada sistema foi dividido em: (i) fabrico dos pilhdes;
(ii) distribuicdo dos pilhdes vazios; (iii) recolha e triagem das pilhas; (iv) transporte internacional
para reciclagem; e, (v) reciclagem das pilhas. Para os trés sistemas em estudo, os processos
(i) a (i) séo iguais.

Os resultados mostraram a preponderéncia do impacto dos processos de reciclagem F e S na
Qualidade do Ecossistema sobre todos os outros processos, em particular face ao processo de
reciclagem praticado na Austria. Depois destes, o impacto ambiental que resulta da producéo
dos pilhdes é o mais significativo, seguido do do transporte internacional das pilhas para a
Austria. Na Satde humana, ha predominio do impacto do processo de reciclagem S, seguido
do F, depois do transporte para a Austria e s6 depois do impacto do processo de reciclagem A.
Nos Recursos, o impacto do processo de reciclagem S é superior ao de A e este é superior ao
de F. O transporte apresenta um impacto de magnitude relativa expectavel (0o mais elevado
para a Austria e 0 mais baixo para a Espanha), mas para a Austria e Franca ele é maior do que

0 impacto do proprio processo de reciclagem.

Resumindo, o sistema F é o mais negativo em termos de Qualidade do Ecossistemae o0 S é o
pior em termos de Saude Humana. Nestas duas categorias de danos, o sistema A é o melhor,
mas €& o pior na categoria dos Recursos, em que F é o melhor sistema. Se o0s materiais

recuperados forem considerados neste balanco, a vantagem ambiental do sistema A é notéria.

Para o estudo das trés alternativas de gestdo de pilhas alcalinas usadas recolhidas em

Portugal continental tendo como destino final a Deposicdo em aterro, a Incineracdo e a
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Reciclagem, escolheu-se o processo que decorre na Austria, por ser o Unico para o qual se
obtiveram dados da propria entidade. Neste estudo comparativo usou-se também a
metodologia de ACV e o método de avaliagdo de impactos Recipe 2014 com resultados ao
nivel do ponto médio e para a perspectiva Hierarchist. Este método contempla 18 categorias de
impacto das areas de proteccdo de Ecossistema, Salde humana e Recursos: Ocupacédo de
solo agricola (ALO), Ocupacao de solo urbano (ULO), Transformacao de solo natural (NLT),
Acidificacdo Terrestre (TA), Ecotoxicidade terrestre (TET), Ecotoxicidade marinha (MET),
Ecotoxicidade de agua doce (FET), Eutrofizacdo de agua doce (FE), Eutrofizacdo marinha
(ME) e AlteragGes climaticas (CC) na area de proteccao de Ecossistema; Formacdo de
particulas (PMF), Formagédo de oxidantes fotoquimicos (POF), Deplecao da camada de ozono
(OD), Radiacdo ionizante (IR) e Toxicidade humana (HT) da area de Saude humana; e
Deplecéo de recursos fosseis (FD), Deplecdo de metais (MD) e Deplecéo de agua (WD) para a

area de proteccao Recursos.

Nesta andlise foram também quantificados os materiais e energia recuperados em cada
sistema, assim como a vantagem ambiental associada. Apesar de poder ser questionada a
alocacdo desta vantagem ambiental aos sistemas em que estes recursos séo recuperados ou
aqueles em que sao posteriormente incorporados, ficam disponiveis os resultados para ambas

as opcdes que, alias, nos conduzem a conclus@es significativamente diferentes.

Quando ndo se considera a vantagem ambiental decorrente dos recursos recuperados verifica-
se que para 13 das 18 categorias de impacto a Reciclagem é a pior opgéo. Essas categorias
pertencem as areas de proteccao de Ecossistema (6 de um total de 10 categorias: Ocupacgéo
de solo agricola e urbano, Transformacédo de solo natural, Acidificacdo terrestre, Eutrofizacdo
de agua doce e AlteragBes climaticas), Saude humana (4 de um total de 5 categorias:
Formacao de particulas, Formacédo de oxidantes fotoquimicos, Deple¢cdo da camada de ozono
e Radiagéo ionizante) e Recursos (todas as 3 categorias: Deplegdo de recursos fosseis, metais
e agua). Para quatro das 18 categorias de impacto, a Incineracéo € a pior op¢ao; trés destas
categorias estdo classificadas na area de proteccdo do Ecossistema (Ecotoxicidade terrestre,
marinha e de agua doce) e adicionalmente Toxicidade humana da area de proteccdo Saude
humana. No entanto, os resultados para o sistema Aterro sdo préximos dos da Incineracao
para a Ecotoxicidade marinha e de agua doce e Toxicidade humana. A Incineracéo é assim a
pior opcao nas categorias de impacto de toxicidade. O Aterro é o pior sistema apenas na

categoria de Eutrofizacdo marinha, esta também da area de protecgdo Ecossistema.

No entanto, se adicionalmente contabilizarmos a recuperacdo de materiais e energia, nas
condicdes apresentadas nos respectivos inventarios, verifica-se uma notéria vantagem do

sistema Reciclagem para todas as categorias de impacto.
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Para cada sistema identificaram-se 0s processos que mais contribuem para o impacto negativo
em cada categoria, e, por isso, para a sua melhoria substancial. Na Reciclagem, a categoria de
impacto Ocupagdo de solo agricola pode diminuir na etapa de fabrico dos pilhdes usando
papéis de menor impacto, por exemplo melhorando o processo de producdo dos que séo
utilizados; para as restantes categorias de impacto a melhoria no desempenho do sistema
pode passar pela intervencéo sobre o transporte internacional e/ou do processo de reciclagem,
mas ha um efeito significativo do transporte num maior nimero de categorias de impacto.
Neste sistema é de grande importancia o efeito ambiental do uso de combustivel — no
transporte e no proprio processo de reciclagem, e de electricidade e de FeCl; — no processo de

reciclagem.

Para o sistema Incineracdo, sdo mais diversificados os processos, recursos e emissdes que
determinam o resultado nas 18 categorias de impacto consideradas, algumas das quais
independentes do residuo em estudo, isto é, que ocorreriam da mesma forma para qualquer
outro residuo incinerado. Para aquelas em que 0 sistema mostrou um pior desempenho na
andlise comparativa com as alternativas, a melhoria pode passar pela intervencao na reducéo
das emissdes de zinco para o ar (para a Ecotoxicidade terrestre) e das emissdes long term de
cobre, de manganés e de zinco para agua subterranea (Cu e Mn para MET; Cu e Zn para FET
e Mn para HT). Estas emissfes long-term resultam dos lixiviados apds 100 anos de deposi¢céo
das cinzas e escorias resultantes da incineracéo e as emissdes de zinco para o ar resultam da

incineracdo das pilhas.

Para o caso do Aterro, apesar de ndo ser o sistema com pior desempenho na Ecotoxicidade
marinha, de agua doce, e Toxicidade humana, é o segundo pior logo a seguir a Incineragéo,
mas com resultados da mesma ordem de grandeza. Melhorar neste caso passa também pela
reducdo das emissdes long term de cobre e de manganés para aguas subterraneas (Cu e Mn
para as Ecotoxicidades e Mn para a HT), exactamente a mesma situacdo do sistema
Incineracdo. Neste caso, estas emissdes long-term resultam tanto do aterro de RSU, como
também dos aterros das escérias e cinzas resultantes da incineracdo das lamas do tratamento
dos lixiviados. Adicionalmente, para a categoria de impacto em que o Aterro é o sistema com
pior desempenho — a Eutrofizacdo marinha — a melhoria pode assentar na reducdo das
emissdes de azoto organico resultantes do lixiviado long-term do aterro.

O perfil ambiental da gesté@o das pilhas usadas em Portugal continental, em que coexistem as 3
alternativas de Reciclagem, Deposicdo em Aterro e Incineracdo foi analisado em 2 situacfes
denominadas Perfil ambiental 2012 e Perfil ambiental 2016, que diferem na proporcao de pilhas
encaminhadas para cada destino. A fraccdo encaminhada para reciclagem corresponde ao

limite estabelecido na legislacdo para esses anos de referéncia (25% e 45%, respectivamente
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para 2012 e 2016) e a restante é distribuida pelos outros dois destinos na mesma proporgao
dos RSU indiferenciados em 2012.

No caso em que ndo se considera a vantagem ambiental decorrente da recuperagdo de
recursos, o perfil ambiental nos 2 anos mostra uma grande incidéncia da Reciclagem em todas
as categorias de impacto, excepto para as de Toxicidade e Eutrofizacdo marinha, isto é, para
todas as categorias em que o sistema Reciclagem mostra o pior desempenho: Ocupacdo de
solo agricola, Ocupacéo de solo urbano, Transformacéo de solo natural, Acidificacdo terrestre
Eutrofizacdo de agua doce, Alteracdes climaticas, Formacdo de particulas, Formagdo de
oxidantes fotoquimicos, Deplegdo da camada de ozono, Radiagdo ionizante, Deplecao de
recursos fosseis, de recursos minerais e de agua. Para as categorias de ecotoxicidade
aquatica (Ecotoxicidade marinha e de agua doce), Toxicidade humana e Eutrofizacdo marinha,
0 Aterro tem maior contribuicdo, embora s6 para a Eutrofizagcdo marinha é que se tenha
apresentado como 0 pior na andlise comparativa dos sistemas. Para as outras categorias, a
Incineracao identifica-se com o pior desempenho, da mesma ordem de grandeza do do sistema
Aterro. A dominéncia do sistema Aterro nessas categorias deste perfil ambiental resulta da
fraccdo de pilhas nos RSU indiferenciados que s&8o encaminhadas para aterro,

significativamente superior a fraccéo enviada para incineragao.

O aumento da taxa de reciclagem no perfil 2016 ird conduzir a preponderéncia dos efeitos da
Reciclagem na Ecotoxicidade terrestre (em 2012 dominada pela Incineracdo) e na Eutrofizacdo
marinha (em 2012 dominada pelo Aterro). Para todas as categorias de impacto, a influéncia do
aumento da taxa da reciclagem é notavel, mas para Ocupacédo de solo urbano, Transformacéo
de solo natural e Ecotoxicidade terrestre, é mais acentuada. Em todos estes impactos, é de

realcar o efeito preponderante do processo de transporte internacional das pilhas.

No caso de se alocar a vantagem ambiental da recuperacdo de materiais e energia a cada um
dos sistemas respectivos, a reciclagem tem um previsivel efeito preponderante e benéfico.
Devido a falta de dados priméarios detalhados para esta andlise, € apresentada como

recomendacdo para trabalho futuro.

Com base nos resultados obtidos neste estudo, pode muito bem questionar-se a vantagem
ambiental da reciclagem das pilhas alcalinas domésticas recolhidas em Portugal continental,
nas condi¢bes analisadas. E evidente o impacto negativo do transporte, dada a distancia a
percorrer até ao local de operacéo, o que também obriga a equacionar outras alternativas mais
proximas, incluindo em solo nacional. Os pilhGes, que tém um impacto significativo em termos
de ocupagdo de solo agricola e urbano, podem também ser alvo de modificagdo com vista a

melhoria do desempenho do sistema, por exemplo, reduzindo o consumo de matérias-primas.
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A tomada de decisdo relativa a escolha de alternativas de gestdo de residuos é
tradicionalmente suportada em bases econdmicas, principalmente numa analise de custos do
servico. A aplicacdo da Avaliacdo do Ciclo de Vida acrescenta uma nova faceta na abordagem
a esta problematica, tornando mais completa, ao focar nas questdes ambientais. No entanto, a
componente econémica ndo deixara certamente de ter uma grande influéncia na tomada de
decisao, ainda mais importante em periodos de recessdo econémica como o actual. Assim, em
trabalho futuro, é recomendavel aliar o ponto de vista econémico as alternativas propostas,
mantendo a abordagem da gestédo do ciclo de vida. Como ja foi referido anteriormente (em
Introducado), ja ha alguns anos que se publicam trabalhos onde a vertente ambiental e
econdémica sao conjuntamente analisadas. Mas, além disso, no sentido de completar os
atributos a ponderar na tomada de decisdo, garantindo o terceiro pilar da sustentabilidade,
também se devem analisar os sistemas alternativos em termos de impacto social. As
metodologias de custo de ciclo de vida (Life Cycle Costing) e avaliagdo do impacto social
(Social Impact Assessment), que em conjunto com a avaliagdo do ciclo de vida (Life Cycle
Assessment) completam a triade da gestao do Ciclo de Vida (Life Cycle Management), derivam
da avaliagcdo do ciclo de vida, mas estdo ja em fase de franco desenvolvimento. Nota-se, no
entanto, um nivel de desenvolvimento diferente nas questées econdémicas e nas sociais, sendo

esta Ultima uma area em que € ainda necessario muito trabalho.
Assim, para trabalho futuro é proposto:

- Estudar com mais detalhe os processos de recuperacdo dos materiais no sistema de

reciclagem e, se possivel, com dados primarios (obtidos nas instituicdes envolvidas);

- Complementar o estudo de alternativas de reciclagem com processos menos exigentes em
termos técnicos e de preferéncia localizados em Portugal continental, como por exemplo no
fabrico do aco; A obtencdo de dados primarios numa instalacdo siderirgica, e mesmo a
realizacdo de alguns ensaios a escala piloto, e posteriormente, a escala industrial, séo vistos

como boas opg¢des e conduzir a resultados interessantes;

- Na recomendacao anterior deve também considerar-se a hipotese de efectuar recolha
separada das pilhas domésticas alcalinas, evitando assim a sua incorporacdo na triagem e as

cargas ambientais associadas ao seu transporte;

- Analisar o impacto social das alternativas de gestédo das pilhas — incineracdo, deposicdo em
aterro e reciclagem — particularmente em termos de criagcdo de emprego e de desenvolvimento

social e economico das regides onde esses sistemas se implantam.
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The Road Ahead

The road ahead is empty
It's paved, with miles of the unknown
Whatever seems to be your destination

Take life the way it comes, take life the way it is

Horizon in the distance
So close, and yet so far away
You shouldn't be surprised when on arrival
The dream has flown away

And fear is not here to stay

The road ahead never gives away a promise
The road ahead is a highway or a dead-end street

A dead-end street

Raindrops on your windscreen
They fall from heaven or from hell
You drive into the light or into darkness

Uncertainty as your guide

The road ahead never gives away a promise
The road ahead is a highway or a dead-end street
The road ahead never answers any questions
And nothing is sure along the way, not even tomorrow

With miles of the unknown ahead of you

The road ahead is empty
It's paved, with miles of the unknown
Whatever seems to be your destination

Take life the way it comes, take life the way it is

City to City
1999




