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PREFAZIONE

La Life Cycle Assessment (LCA) e una disciplina che rappresenta un esempio concreto di
convergenza di differenti discipline e la naturale evoluzione del concetto di
interdisciplinarieta verso il concetto di sincretismo di discipline eterogenee in una disciplina
unica, seppur variegata e multiforme. Il percorso € molto simile a quanto accaduto alla
scienza della sostenibilita, con profonde analogie e punti di convergenza, laddove si osservi
che la LCA ¢ considerata la metodologia principe in termini di metrica della sostenibilita.

Tuttavia, la LCA non puo essere considerata una disciplina ormai matura, o un tool a corredo
di scelte ambientali gia prese con poche spinte innovative di ricerca, 0 ancora un metodo
finalizzato a stabilire delle eco—gerarchie fragili, individuate attraverso dei software “scatola
nera”, privi dei requisiti di trasparenza e ripercorribilita necessari, elementi fondanti di
gualunque sistema di supporto alla decisione. Al contrario, la LCA deve costituire una
disciplina aperta a impulsi di ricerca innovativi, che necessita di sviluppi orizzontali e
verticali, di approfondimenti soprattutto nell’approccio consequential, nell’introduzione di
elementi dinamici, nella predisposizione di database contestualizzati, che consentano ai
progettisti di introdurre sostanzialmente il “Life Cycle Thinking (LCT)” nei percorsi
progettuali, integrando I'eco-design alla progettazione. Occorre, pertanto, rifuggire da
logiche riduttive e semplificative a favore di approcci organici fondati su database robusti, in
grado di fornire dati di “background” affidabili e riproducibili, da integrare a dati di foreground
rilevati sul campo e oggetto di processi di revisione scientificamente fondati.

Fin dalla nascita come Rete, '’Associazione Rete Italiana LCA si € posta come punto di
riferimento in Italia per i principali operatori in materia di Life Cycle Assessment (LCA), al
fine di promuovere il LCT nella definizione di strategie per lo sviluppo sostenibile.

Le sue attivita scientifiche, contraddistinte da entusiasmo e dinamicita, hanno dato un
grande impulso in questi anni alla diffusione della metodologia e hanno condotto
I’Associazione Rete Italiana LCA a costituire un autorevole riferimento nel dibattito nazionale
sulla metodologia LCA e sugli strumenti di metrica della sostenibilita. A testimonianza del
contributo culturale e scientifico che I’Associazione Rete Italiana LCA offre costantemente
nel panorama nazionale e non solo, ogni anno il Convegno nazionale costituisce il principale
momento di confronto e scambio di esperienze scientifiche, metodologiche e applicative, tra
le realta operanti in ambito LCA in Italia.

Quest’anno il XIll Convegno della Rete Italiana LCA (VIII Convegno dell’Associazione Rete
Italiana LCA), si é svolto a Roma nei giorni 13 e 14 giugno 2019, con il patrocinio del
Ministero delllAmbiente e della Tutela del Territorio e del Mare (MATTM) e dell’Associazione
Condizionamento dell’Aria Riscaldamento e Refrigerazione (AICARR).

Tema del convegno é stato il “Life Cycle Thinking”, a supporto delle strategie di mitigazione
e adattamento ai cambiamenti climatici. La sfida al cambiamento climatico e i suoi effetti
sulla societa e sullambiente si sviluppa in due direzioni: la mitigazione, volta a ridurre
progressivamente le emissioni di gas climalteranti responsabili del riscaldamento globale, e
'adattamento, che mira a diminuire la vulnerabilita dei sistemi ambientali, sociali ed
economici e aumentare la loro capacita di resilienza climatica. In tale contesto, la Life Cycle
Assessment (LCA) é considerata la metodologia principe in termini di metrica della
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sostenibilita, in quanto efficace nella definizione di obiettivi di sostenibilita e strategie
innovative nella sfida ai cambiamenti climatici e nel supporto ai processi decisionali delle
policy pubbliche e aziendali. Il Convegno si &, pertanto, focalizzato sulle suddette tematiche,
con particolare riferimento alla valutazione e al miglioramento delle prestazioni ambientali
di prodotti, servizi, processi e sistemi, in ottica di consapevolezza, innovazione, ricerca e
sviluppo, e alla definizione di strategie per il raggiungimento degli obiettivi di sviluppo
sostenibile nelle sue varie dimensioni ambientali, economiche e sociali. Gli studi presentati
al Convegno e pubblicati in questo volume, oltre a fare il punto sulle politiche internazionali
e nazionali basate sul LCT, sui connessi sviluppi nelle strategie di mitigazione e adattamento
ai cambiamenti climatici, nonché sull’evoluzione metodologica dell’approccio al ciclo di vita,
testimoniano — come poc’anzi affermato- che la LCA € un reale sincretismo di differenti
discipline.

In dettaglio, i 65 contributi scientifici, presentati durante le sessioni tematiche orali e le
sessioni poster, a seguito di un processo di double peer review gestito dal Comitato
Scientifico, sono stati suddivisi nelle seguenti sezioni:

- Metodi e strumenti LCT — based nelle politiche ambientali.
- Impiego del LCT nelle strategie di mitigazione e adattamento ai cambiamenti climatici.
- Valutazione delle conseguenze socio-economiche legate ai cambiamenti climatici

- Sviluppi metodologici di LCA, LCC e S-LCA e integrazione con altri strumenti per studi di
sostenibilita

- Impiego del LCT per il raggiungimento dei Sustainable Development Goals

- LCT ed Economia Circolare: esperienze, casi studio di eco-design e approcci
metodologici.

- PEF e OEF: esperienze applicative e possibili utilizzi nelle politiche ambientali
- Poster.

Nell’'ultima sezione sono riportati i contributi presentati dai primi tre classificati della decima
edizione del Premio Giovani Ricercatori LCA, rivolto ai giovani ricercatori, che operano nel
campo dell’analisi del ciclo di vita al fine di promuovere la ricerca e divulgare le loro attivita.

Il Presidente
Maurizio Cellura
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Abstract

Current emissions policies are based on a territorial principle, which lead to the so-called leakage
phenomenon: countries are responsible for the emissions occurring within their borders, disregarding the
emissions caused in foreign countries for producing their imported products. In this paper, an LCA-based
approach is proposed, according to which countries become responsible for carbon emissions embedded in
products consumed by their own citizens. Both the territorial- and the LCA-based approach are comparatively
assessed based on the World Trade Model with Bilateral Trades (WTMBT), consisting in a linear optimization
model grounded on empirical Multi-Regional Input-Output database. Results suggest that carbon emissions
policies based on an LCA-based approach may be an effective way to reduce global carbon emissions,
avoiding carbon leakages caused by territorial-based carbon emissions policies.

1. Introduction

Nowadays, only 15% of global greenhouse gases (GHG) emissions are covered by carbon
pricing policies. A large share of these emissions is regulated by developed countries,
mostly under the European Union Emission Trading System (ETS) or through the application
of taxes on carbon emissions. Conventional carbon emissions policies limit the emissions
directly generated within the country where the policy is applied. However, it has been
argued that also the indirect emissions embodied in international trades may have a
significant impact in global climate policies effectiveness (Peters et al., 2009). Specifically,
it has been shown how such conventional policies can be inefficient, leading to the so-called
carbon leakage phenomenon: even if developed countries regulations keep emissions low
by limiting or pricing, their country may react by increasing imports from growing and
unregulated regions, which usually rely on a more carbon intensive production system.

An essential prerequisite for the implementation of carbon emissions policies is the definition
of the approach for allocating the responsibility connected with the production of the
emissions:

e Territorial-based paradigm (also named Production-based approach): each country
is responsible for the emissions produced within its boundaries, disregarding the
purpose for which these emissions are produced (i.e. endogenous consumption or
exports).

o LCA-based paradigm (also named Consumption-based approach): each country is
responsible for the overall emissions caused by the production of goods and services
invoked for final consumption, even if these emissions occur beyond the borders of
the country.

The accountability of countries’ territorial emissions is straightforward, and national
environmental accounts are regularly updated according to widely accepted standards. On
the other hand, application of LCA to account for carbon emissions embedded in goods and
services is subjected to uncertainty issues both from the methodological and the numerical
viewpoint. For such reasons, all the environmental policies implemented so far are based
on a Territorial-based approach (Gallego and Lenzen, 2005). Compared to this paradigm,
the LCA-based one may bring several benefits: it could strengthen the participation between
countries in reducing global emissions, promulgating measures aimed at reducing embodied
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emissions in developed world consumption, enhancing the development of a wider coalition
with a common political vision towards more international actions.

On the other hand, according to this paradigm, countries should accept to be responsible of
emissions on which they have no direct control (Afionis et al., 2017).

The objective of this paper is to comparatively assess the effectiveness of Territorial-based
and LCA-based carbon emissions policies applied within the European Union, assessing
their global economic and environmental consequences. A model has been developed by
the Authors based on the World Trade Model with Bilateral Trades (WTMBT) framework, a
constrained global optimization model which allows trades at a non-zero cost.
Transportation costs, as well as, resources availability have been modelled and calibrated
in order to have a suited tool for this research. Notably, compared to the current literature
on the topic, this study introduces for the first time an empirical comparison of Territorial-
based and LCA-based emissions policies at global level.

2. Modelling carbon emissions policies: a brief literature review

The assessment of economic and environmental implications of policies in different
countries is largely based on Computable General Equilibrium models (CGE). Recently, the
effect on China’s growth of a gradually strengthen energy cap to limit Chinese rapid growth
in energy consumption and GHG emissions has been investigated based on CGE, finding
that energy cap policy will not disadvantage the economic development or harm the
consumption in residential sector (Wang et al., 2018). Other researches analyze the impact
of a multi-regional ETS through a CGE model, showing how extending participation,
integrating the scheme to a composite set of countries, may represent a more economically
effective measure to tackle emission reduction than separate sets of single region ETS
(Zhang et al., 2017).

Approaches alternative to CGE belong to the family of Environmentally-Extended Input-
Output models (EE-IO). Static and linear EE-IO models are mostly used to perform
environmental footprinting and LCA analyses. In particular, the environmental impact of
household consumption in terms of material, water, land-use and GHG emission have been
recently investigated, computing households carbon footprint (lvanova et al., 2016). A
method to evaluate the impact of consumer-oriented policy overall productive system,
detecting rebound effects, change in domestic and international production mix and
reduction in carbon intensity have been recently introduced (Wood et al., 2017). Finally, an
alternative paradigm with respect to Territorial and LCA approach has been proposed,
developing an algorithm able to summarize a fair share of responsibility in carbon policies
definition (Zhu et al., 2018). One relevant extensions of the traditional EE-IO model has
been proposed, namely the WTMBT, consisting in a linear optimization model grounded on
the comparative advantage principle, respectively adopted to assess the optimal production
alternative or the optimal international trades patterns given a set of economic and
environmental binding constraints (Duchin and Levine, 2016).

3. Formulating carbon emissions policies based on LCA
3.1 The World Trade Model with Bilateral Trades (WTMBT)

The WTMBT is a linear optimization model based on the comparative advantage principle.
Considering m world regions with n industries each, the WTMBT enables to endogenously
determine the optimal production yields and trades patterns required to satisfy an
exogenously specified final demand yield in each region, minimizing the use of factors of
production (labor and capital) by complying with regional factors endowments (e.g.
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availability of natural resources, land, workforce, etc.); the availability of factors of production
represent crucial parameters, hard to be determined in a rigorous and accurate way.

Starting from the existing WTMBT framework formulated by Duchin (Duchin and Levine,
2016), the model have been fully characterized by means of empirical macroeconomic data
retrieved in the Multi-Regional Input-Output (MRIO) database EXIOBASE (Tukker et al.,
2014). Moreover, further data required to calibrate the model have been assumed and the
model for international trades modes has been improved since the WTMBT original
formulation. Notably, the economic and environmental implications of national and
international transport of products are, in this way, included in the model and weighed
depending on transport distances. The full list of indices, endogenous and exogenous
parameters useful to characterize the WTMBT are listed in Table 1.

Table 1: Exogenous and endogenous parameters of the WTMBT

Category Symbol Dimensions Description
m Number of regions
n Number of sectors
Indices
k Number of factors of production
Lj Indices for regions i,j = 1,...,mi,j = 1,...,m
A, (nxmn)(nxn) Matrix of technical coefficients inregion ii
F, (k xn)(k xn) Matrix of factor input in region 1
(mxm) o ) ]
D Matrix of interregional distances
Exogenous (m xm)
variables
T;; (nxn)(nxn) Matrix of transport supplies from i to jj
v; (nx1)(nx 1) Vector of final demand in region it
f; (kx 1)(kx 1)  Vector of factor endowments in region ii
X; (nx 1)(nx 1) Vector of output in region i i
Endogenous
variables ex;; (nx 1)(nx 1) Vector of goods exported from ii to jj

The WTMBT is resumed in the linear optimization problem (1), which works by minimizing
the global factors cost (Z) endogenously returning production and exports by each sector,
subjected to three sets of constraints:

A. The total domestic supply (the sum of output and imports) covers the domestic final uses
(internal demand, final demand, exports and international transportation of imports);

B. All the invoked production factors must be less than or equal to the available regional
factor endowments;

C. The production in every regional sector cannot be less than zero.
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Notice that ¥;(n X 1)y;(n X 1) represents the regional final demand, denoting all the quantity

of output requested by final users of region i, independently from where this good or service
is produced. Moreover, T;(n X n)T;(nxn) is the matrix of international transport

coefficients and it represents the specific cost of importing products from j to i: these values
depend on each regional technology and on distances between regions.

The WTMBT is part of the family of optimization models based on Input-Output empirical
data; despite its ability to provide a comprehensive picture of global supply chains, the model
suffers of two main disadvantages, resumed as follows (Stramman et al., 2009):

® Extreme solutions: an optimization model, grounded on the only principle of comparative
advantage, may provide an extreme solution in which global demand of a certain sector is
unrealistically entirely covered by a single region. However, if factor endowments are
characterized precisely enough, this situation rarely occurs.

* Unperfected real-world characterization: base-year flows are not exactly replicable by the
model, since real life make-or-buy decisions do not always gravitate towards most cost-
effective producers solely on the principle of comparative advantage. Nonetheless, those
dynamics could be partly addressed by a specific characterization of transport matrices.

3.2. Definition and application of carbon emissions policies

Figure 1 provides a general sketched overview of the modelling process, identifying model
results based on the overall factor cost (Z) and on the overall regional CO2 emissions. Case
00 represents the trades, costs and emissions derived from the adopted MRIO database.
The arrangement of international trades in the Case 0 (assumed as the baseline scenario)
will be different from the original arrangement of the MRIO model, because production and
trades are only governed by the comparative advantage principle, assumed as an
approximation of the complex dynamics governing real productive systems. Once carbon
budgets are defined and applied through to a Territorial-based or an LCA-based approach,
the WTMBT returns new arrangements of international trades (Case n), implying different
values of costs and emissions compared to the baseline.

[p—

/

Figure 1: Schematic outline of the modelling approach
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Territorial-based paradigm. It can be performed by imposing to the ith region a maximum
amount of allowed direct CO2 emissions as a new constrained factor endowment ﬁiﬁ:’”"”“‘

rorreral, defined by equation (2) as a fraction pp (%) of the baseline CO, emissions for
the same region (i.e. the vector product of the CO2 emissions coefficients F; o, (1 X n)
F; co,(1 X n) and the total production x{(n x 1)x{(n x 1)).
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LCA-based paradigm. On the other hand, the implementation of LCA-based paradigm is
formulated by imposing to the ith region a maximum amount of allowed CO2 emissions
embedded into its own final demand as a new constrained factor endowment %% £,

defined by equation (3) as a fraction pp (%) of the baseline CO, emissions embedded in the

final demand of the same region. The latter term is calculated as the sum of the direct
emissions caused by region i to produce its own final demand (first term in rhs of (3)) plus
the emissions caused by all the other regions to produce exports supplied to the ith region
(second term in rhs of (3)).

m 3
101 _ p{F ( —zexﬁ;}z(mm )} ©
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LCA-based paradigm radically differs with respect to the Territorial-based one, since every
country becomes responsible for the carbon emissions directly and indirectly required to
deliver products for final demand, hence including all the supply chain emissions, even those
generated in foreign countries.

4. Application of carbon emissions policies in Europe

The WTMBT has been developed and calibrated by the Authors based on the Exiobase v.2
MRIO database (http://www.exiobase.eu/), which provides macroeconomic and
environmental empirical data for 48 countries and 5 Rest of the World closure regions, each
represented by 167 industries for the baseline year 2007. Other exogenous inputs like factor
endowments, weights of transported goods and regional distances must be derived from
other public sources (e.g. IEA, World Bank, ...).

The Territorial- and LCA-based carbon emissions policies defined in paragraph 3.2 have
been applied to the European Union (EU27), by imposing a progressive reduction of the
EU27 carbon budget from 1% up to 40%. From the modelling perspective, this is equivalent
to the application of a carbon tax respectively on CO2emissions directly caused by domestic
industries and on the CO2embedded into products produced and imported by the domestic
economy; notably, the policies are applied to the whole EU27 region: this choice is in line
with the current EU ETS, which established a CO2 emissions allowances market at the
European level, stimulating a cooperative behavior between its countries.
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Figure 2: Schematic outline of the standard Input-Output model

Among the multiplicity of results returned by the WTMBT, Figure 2 reports the changes in
direct CO2 emissions in the global economy: indeed, the implementation of a policy
constraint on emissions is expected to change the optimal arrangement of production and
trades among world regions, influencing in turn the overall direct carbon emissions of each
region, that ultimately results in a net change in global CO> emissions. An increase in global
CO:2 emissions then reveals that the carbon leakage effect is predominant compared to the
beneficial effect of the implemented policy. With reference to Figure 2, the following
comments can be made:

For carbon budgets reduction within 5%, both Territorial- and LCA-based paradigms
provide a comparable environmental effectiveness. However, while the application of
LCA policy stimulates the cooperation between EU countries and the adoption of their
own cleaner technologies, with the Territorial one EU countries find more convenient
to import products from abroad, hence causing carbon leakages.

With a Territorial-based policy, the carbon leakage effect becomes increasingly
important with the increase in carbon budgets reductions: after 20%, the direct
emissions in foreign countries (rest of Europe, Russia and Canada in particular)
becomes increasingly relevant, becoming greater than avoided CO2 emissions in EU.
An opposite result is obtained through the implementation of LCA-based policy with
high values of carbon budget reductions, that ultimately results in a reduction of CO»
emissions both at global level and in EU region.

These results are useful to reveal the potential of international trades in reducing
overall carbon emissions given a set of constant technological alternatives to produce
the same products. A reduction in CO2 emissions embedded in EU final demand
through a LCA-based policy would result in a global CO2 emissions reduction up to
almost 1.2 Gton. On the other hand, an imposed reduction in direct EU CO2 emissions
according to a Territorial-based approach would result in an overall increase in global
carbon emissions up to almost 0.8 Gton.
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5. Conclusions

This paper provides a formalization and a first comparative application of two opposite
paradigms for allocating responsibility for CO2 emissions. In particular, a global empirical
application of a carbon emissions policy based on a LCA-based paradigm is performed for
the first time, and the obtained results are compared with the traditional Territorial-based
approach based on the same modelling framework, data sources and set of assumptions.

Results of this study are useful to understand the potential of international trades in reducing
overall carbon emissions given a set of constant technological alternatives available to
produce the same products. The obtained results suggest that defining carbon emissions
policies based on a LCA paradigm seems to be the most effective way to reduce the global
carbon emissions, avoiding the carbon leakage phenomenon caused by current Territorial-
based policies.

In order to improve the quality and reliability of the obtained results, the following aspects
deserve to be developed in further studies:

e Given the crucial role of factor endowments, a more sophisticated sensitivity analysis
should be conducted based on a Monte Carlo numerical approach. Moreover, more detailed
factors endowments should be included as new model constraints (e.g. availability of
renewable energy sources, water, others...).

e Transport could be better modelled by providing the exact reference distances among
countries depending on the transport technology.

e Provide an in-depth analysis of results by inspecting how changes in production and trades
patterns affect the operativity of national industries.

e Finally, practical and legislative barriers that may arise in the implementation of an
environmental policy based on the LCA-based paradigm should be addressed,
understanding how it could be implemented within the World Trade Organization regulation
framework.
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Abstract

La geotermia & una fonte strategica di energia rinnovabile che, come ogni fonte energetica, genera degli
impatti sul’ambiente e presenta criticita legate alla geo-specificita della risorsa. In particolar modo, il tema
della tossicita di alcuni composti e metalli che vengono rilasciati in ambiente durante I'attivita geotermoelettrica
e al centro di accesi dibattiti sul piano politico e di accettabilitd sociale. La valutazione della tossicita in campo
LCA é un aspetto controverso e spesso dibattuto. Questo lavoro ha come obiettivo lo studio delle differenze
di calcolo e dei risultati connessi con la scelta del metodo di caratterizzazione degli impatti ambientali (UseTox,
CML e ReCiPe). La conoscenza del metodo da parte dell’operatore risulta percio fondamentale
nell’interpretazione dei dati e nella validazione dei risultati. Il metodo USETox é attualmente il piu trasparente
in termini di modalita di calcolo dei fattori di caratterizzazione.

1. Introduzione

Tra le fonti di energia rinnovabili quella geotermica rappresenta senza dubbio un caso
particolare. Infatti, essendo indipendente dalle condizioni atmosferiche, la generazione
geotermoelettrica € continua e quindi puo fornire un contributo stabilizzante per la rete di
distribuzione e, inoltre, € in grado di produrre maggiore energia rispetto ad altre fonti
rinnovabili a parita di potenza installata. In Italia I'industria geotermoelettrica & presente
esclusivamente in Toscana, nella zona compresa tra le province di Siena, Pisa e Grosseto.
Attualmente la potenza installata € di circa 915 MW con una produzione geotermoelettrica
annuale intorno ai 6000 GWh, corrispondenti a piu del 30% del fabbisogno elettrico
regionale (TERNA, 2017). Lo sfruttamento della risorsa geotermica genera degli impatti
nellambiente, alcuni dei quali altamente sito specifici, data la natura della fonte che é
strettamente legata all’area in cui si € formata la sorgente geotermica. Anche il tipo di
tecnologia impiegata per lo sfruttamento di questa risorsa contribuisce a determinare gli
impatti tipici delle aree geotermiche. Come noto, relativamente ai contributi derivanti dalle
varie fasi del ciclo di vita di un sistema geotermico (Bayer et al, 2013; Eberle et al., 2017),
le emissioni in atmosfera date dalla fase operativa degli impianti sono fortemente influenzate
dalla geochimica dei fluidi utilizzati per la produzione di elettricita. | composti maggiormente
presenti nei fluidi geotermici sono gas come I'anidride carbonica (CO3), il metano (CHa),
I'acido solfidrico (H2S), 'ammoniaca (NHz) e mercurio (Hg) in quantita minori. Sono presenti
poi soluti trascinati dal vapore, come NHas, acido borico (HsBO3s), Hg, arsenico (As) e
antimonio (Sb).

Studi LCA focalizzati sulla fase operativa di impianti basati sulla tecnologia flash (di gran
lunga la piu utilizzata al mondo) hanno messo in evidenza un potenziale impatto ambientale
del tutto paragonabile a fonti di produzione da combustibili fossili, come gas e carbone (Bravi
and Basosi, 2014; Parisi and Basosi, 2019; Sullivan et al., 2012, 2010). Oltre alle emissioni
di gas serra (CO2 e CHa) ed eutrofizzanti (NHs), le emissioni atmosferiche di Hg ed As
contribuiscono notevolmente alle categorie d’'impatto della tossicita. L’obbiettivo di questo
studio e valutare ed illustrare le grandi differenze che la scelta di un metodo di calcolo LCIA
pud generare nel risultato dell’analisi. Seguendo il lavoro di Pizzol et al (Pizzol et al., 2011),
I'attenzione & focalizzata sulla categoria della tossicita umana e su quanto questa viene
influenzata dalle emissioni di metalli. Infatti, a causa della grande incertezza attribuita ai
fattori di caratterizzazione, il risultato finale di un’analisi LCA pu essere molto diverso ed
estremamente dipendente dal metallo stesso.
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2. Casi studio

In questo lavoro e stata eseguita un’analisi LCA gate-to-gate di 3 casi studio: 2 relativi alla
produzione elettrica da fonte geotermica in Toscana ed il terzo relativo alla produzione
elettrica da gas naturale, tutti descrittivi della sola fase d’uso. | dati secondari sono stati presi
dal database Ecoinvent 3.4. Il software utilizzato € OpenLCA 1.7.

2.1. Inventario

Le informazioni ambientali riguardanti la geotermia in Toscana sono state prelevate dai
report pubblicati periodicamente dall’agenzia regionale per la protezione delllambiente che
conduce campagne di campionamento annuali sugli impianti in funzione (ARPAT, 2016). |
dati sono stati raccolti nella serie storica 2001-2016. L’analisi statistica di queste
informazioni ha consentito di elaborare I'emissione media di tutta I'area geotermica
Toscana. | valori emissivi medi degli inquinanti, espressi in grammi per ora (g/h) per ogni
centrale, sono stati divisi per la produzione elettrica media di ogni centrale (EGEC
Geothermal, 2018). | dati emissivi sono stati utilizzati per elaborare lo scenario “Geothermal”
che rappresenta I'emissione media della produzione geotermoelettrica in Toscana,
espressa in g/MWh. Le emissioni atmosferiche sono state integrate poi con le sostanze
utilizzate per trattare i fluidi geotermici diretti alle centrali. Tali informazioni sono state
reperite dalle dichiarazioni ambientali del gestore Enel GP (EnelGreenPower, 2017). Le
sostanze impiegate sono principalmente idrossido di sodio (NaOH), utilizzato per abbassare
il tenore di cloruri nei fluidi in modo da renderli meno aggressivi nei confronti delle parti
metalliche dell'impianto (turbine, condensatori ecc.), e acido solforico (H2SOa), impiegato
per acidificare le condense in alcuni campi in modo da ridurre le emissioni atmosferiche di
NHs. Anche in questo caso si ottiene uno scenario medio per tutta la geotermia Toscana
che presenta le emissioni atmosferiche dello scenario “Geothermal” sommate ai flussi dei
processi upstream di produzione dei prodotti impiegati. Lo scenario cosi ottenuto €& stato
definito “Geothermal + Raw materials”.

Uno scenario rappresentativo della produzione elettrica da gas naturale (Use Phase —
Natural Gas), focalizzata sulla sola fase operativa del sistema, € stato modellato a partire
da informazioni contenute nel database Ecoinvent. Il risultato € quindi rappresentato dalle
emissioni atmosferiche che si ottengono durante la combustione del gas naturale, dalle
perdite di rete durante il trasporto, e dagli impatti dei processi relativi alla fase di estrazione
e purificazione del gas naturale.

3. Metodi

Per la valutazione degli impatti sono stati scelti diversi metodi LCIA, tra i piu utilizzati per
studi LCA su sistemi geotermici, e sono stati effettuati i calcoli per le sole categorie relative
alla tossicita umana (Tabella 1).

In generale, tutti e tre i metodi considerati si basano sul modello USES-LCA (van Zelm et
al., 2009) che descrive la ripartizione degli elementi e sostanze attraverso i vari comparti
ambientali, 'esposizione degli esseri umani a determinate concentrazioni e gli effetti che
guesta esposizione comporta sulla salute umana. Nonostante i metodi selezionati siano
basati sullo stesso modello, alcune differenze negli algoritmi e assunzioni utilizzate,
proprieta chimico fisiche delle sostanze e I'impiego di differenti dati tossicologici per il calcolo
degli effetti sulla salute umana portano a risultati differenti e difficilmente paragonabili (EC-
JRC, 2011).
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Tabella 1: Lista dei metodi utilizzati e categorie di impatto selezionate

Metodo Versione Categorie di impatto Unita di misura

Human toxicity, Cancer
USEtox Midpoint v2.02 CTUh
Human toxicity, Non-Cancer

CML-IA Baseline v3.0 Human toxicity kg 1,4-DB eq

Human Carcinogenic toxicity
ReCiPe2016 Midpoint (H) v1.1 kg 1,4-DB eq
Human Non-Carcinogenic toxicity

USEtox

La valutazione della tossicita in campo LCA é un aspetto controverso e spesso dibattuto
che la recente iniziativa della UNEP-SETAC ha cercato di fronteggiare sviluppando il
modello USETox. Questo modello e nato in seguito ad un approfondito studio iniziato nel
2005 ed ha direttamente coinvolto sviluppatori di modelli eco-tossicologici. Lo scopo
principale di questo confronto e stato quello di identificare le principali differenze tra vari
modelli di caratterizzazione degli impatti, sia per i risultati che per la struttura. In seguito al
confronto sono stati definiti gli elementi indispensabili per il modello ed e quindi stato definito
guello che rappresentasse la miglior raccomandazione e che ricevesse il piu largo consenso
scientifico. Il modello generato attraverso questo processo e lo USEtox, oggi disponibile
nella versione 2.1. Lo studio & stato eseguito attraverso I'analisi di 45 sostanze organiche. |
risultati hanno messo in evidenza le carenze nella caratterizzazione di sostanze inorganiche
ed in particolare dei metalli pesanti. Infatti, nei molti documenti tecnici pubblicati sul sito
ufficiale del Modello USEtox viene sempre ribadito che lincertezza dei fattori di
caratterizzazione € molto alta. Inoltre, tra i fattori di caratterizzazione disponibili, esiste una
classe di sostanze per le quali il fattore di caratterizzazione é classificato come “interim”, a
significare che non vengono raggiunti tutti i requisiti minimi richiesti per eseguire il calcolo
degli impatti correttamente. Questi sono fattori di caratterizzazione che devono essere presi
in considerazione per eseguire un’analisi di sensitivita del processo, il risultato di questa
sara in grado di dire se e necessario includere questi flussi, ed in caso affermativo il risultato
dellanalisi LCA dovra comunque essere valutato con molta cautela a causa dell'alta
incertezza associata a questi valori (Fantke, P. et al., 2015; Rosenbaum, R., 2008). La
raccomandazione UNEP-SETAC é stata recepita dal JRC dell’'Unione Europea che ha
integrato i fattori di caratterizzazione standard del modello USEtox (recommended + interim)
nel metodo ILCD. Questo metodo ha la particolarita di essere stato sviluppato sulla base di
una matrice di calcolo che fornisce all’'utente la possibilita di variare i parametri associati a
ciascun composto in modo da ottenere fattori di caratterizzazione diversi che rispecchiano
meglio le caratteristiche del processo studiato. Attraverso questa matrice € dunque possibile
adattare il metodo al caso oggetto di studio. Sono disponibili sia fattori di caratterizzazione
midpoint che endpoint.

CML-IA

Questo metodo é stato sviluppato dall’istituto di scienze ambientali del’'Universita di Leiden
ed e tra i piu utilizzati in ambito LCA. Contrariamente allo USEtox, le categorie di impatto
definite nella versione baseline coprono uno spettro abbastanza ampio di temi ambientali,
che si allarga ulteriormente nella versione non-baseline per includere categorie di impatto
non molto comuni in studi LCA. | fattori di caratterizzazione provengono da numerosi studi
e pubblicazioni scientifiche, e vengono aggiornati di pari passo alle ricerche eco-
tossicologiche sviluppate dall’istituto. Tuttavia, gli autori ritengono meno accessibile
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'informazione utilizzata ed elaborata per ottenere i fattori di caratterizzazione. L’approccio
e di tipo midpoint, ma sono disponibili fattori di normalizzazione e pesatura per ottenere
valori di punteggio singolo (Oers, L. van, 2015).

ReCiPe2016

Questo metodo nasce come armonizzazione di diversi metodi. La prima versione ReCiPe
2008 si presenta, infatti come combinazione dei metodi Ecoindicator 99 e CML.
L’aggiornamento del 2016 perde questa connotazione e segna lo sviluppo di ReCiPe come
metodo indipendente da parte dellistituto nazionale olandese per la salute pubblica e
'ambiente (RIVM) e della Pré Consultants. Si tratta di un metodo che copre uno spettro
molto ampio di categorie di impatto ambientali e, con la versione 2016, passa da approccio
europeo ad uno globale. Presenta fattori di caratterizzazione sia di tipo midpoint che
endpoint. Il calcolo dei fattori di caratterizzazione € ben documentato e scaricabile tramite il
sito del RIVM.

4. Risultati e discussioni

Il calcolo degli impatti e stato eseguito utilizzando le sole categorie relative alla tossicita
umana. | risultati sono stati analizzati per individuare i flussi che maggiormente
contribuiscono al punteggio finale (Figura 1).

USEtox 2

Use Phase - Natural Gas !
Geothermal + Raw materials ]
Geothermal

0.0E+00 1.0E-04 2.0E-04 ?E:.OE—O-Q 4.0E-04 5.0E-04 6.0E-04
ases

# Human toxicity, cancer Human toxicity, non-cancer

USEtox 2 (recommended only)

Use Phase - Natural Gas #ldsd s d s s s s s s s A7
Geothermal + Raw materials  #AXrrrrrr sy
Geothermal

0.0E+00 5.0E-10 1.0E-09 %SE—OE} 2.0E-09 2.5E-09 3.0E-09
ases

~+ Human toxicity, cancer Human toxicity, non-cancer

Figura 1: Risultati LCIA con il metodo USEtox: nel diagramma in alto sono utilizzati i fattori di
caratterizzazione recommended + interim”, in quello in basso solo quelli “recommended”

Lo USEtox é il metodo che restituisce il punteggio piu alto per gli scenari connessi alla
generazione geotermoelettrica, che sono quasi 2 ordini di grandezza superiori al valore per
lo scenario gas naturale. La grande differenza & da ricercare nell’emissione atmosferica di
Hg che contribuisce per piu del 99% al valore totale. Il calcolo effettuato con i soli fattori di
caratterizzazione recommended porta ad un risultato opposto, cioe assegna allo scenario
Use Phase — Natural Gas il risultato piu alto, mentre lo scenario Geothermal, che include
solo le emissioni in atmosfera, ha come risultato zero. Questo & dovuto al fatto che i metalli
immessi in atmosfera dalle centrali geotermoelettriche (As ed Hg) sono classificati come
interim, dunque vengono esclusi dal calcolo. Va sottolineato che gli sviluppatori di USETox
suggeriscono di applicare il metodo includendo preliminarmente i fattori di caratterizzazione
per le sostanze recommended + interim in modo da non escludere nessun impatto, per
guanto affetto da incertezza, dall’analisi. || metodo CML presenta risultati diversi (Figura 2,
diagramma in alto). Questo metodo non prevede I'inclusione o escusione dei metalli (o altre
sostanze il cui fattore di caratterizzazione risulti essere poco attendibile) dal calcolo,
restituendo un potenziale impatto legato alle emissioni di metalli minore per lo scenario
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Geothermal rispetto al Use Phase — Natural Gas. L’'ultimo metodo illustrato in questo
confronto é il ReCiPe2016 midpoint H (Figura 2, diagramma in basso) secondo cui,
similmente a quanto ottenuto con il CML, lo scenario Geothermal + raw materials € quello
che presenta il maggior impatto, mentre lo scenario Geothermal risulta paragonabile a

guello Use Phase — Natural Gas.

Per il CML e ReCiPe2016 le emissioni atmosferiche di Hg presentano fattori di
caratterizzazione paragonabili tra loro e comunque significativamente inferiori a quelli
proposti da USETox (reccomended+interim). Questa osservazione evidenzia la sensibilita
dei risultati LCA (categoria Human Toxicity) alla presenza/assenza di emissioni di Hg e alla
scelta del metodo LCIA. Proprio la scelta del methodo LCIA é stata recentemente affrontata
nellambito delliniziativa della CE sullimpronta ambientale dei prodotti e delle
organizzazioni. Le conclusioni riportate dalla CE raccomandano di non usare i risultati delle
categorie relative alla tossicita nella comunicazione dei risultati all’esterno, a causa della
difficolta di utilizzo del metodo e interpretazione dei risultati. A seguito di queste
problematiche riscontrate durante la fase pilota della PEF, i fattori di caratterizzazione
USETox sono stati revisionati ed aggiornati integrando il database originale con dati
provenienti dal REACH . Questo restituisce profili che sembrerebbero piu significativi in
guanto non viene attribuito un impatto tanto elevato al solo Hg, come nello USEtox,
inducendo potenzialmente ad un errore molto elevato nel confronto.

CML-IA Baseline

Use Phase - Natural Gas
Geothermal + Raw materials

Geothermal
0 2 4 6 8 10 12 14
.. kg1,4-DBeq
Human toxicity
ReCiPe2016 Midpoint (H)
Use Phase - Natural Gas ##
Geothermal + Raw materials /i
Geothermal
0 5 10 15 20 25 30 35
kg 1,4-DB eq
#. Human carcinogenic toxicity Human non-carcinogenic toxicity

Figura 2: Risultati LCIA ottenuti con il metodo CML (in alto) e ReCiPe2016 (in basso)
Fattori di caratterizzazione

In questa sezione vengono confrontati i fattori di caratterizzazione utilizzati dai diversi
metodi. | valori sono riportati nella Figura 3. Le differenze tra i fattori di caratterizzazione dei
vari metodi sono evidenti: lo USEtox ed il CML sono i metodi che presentano il maggior
scarto tra i metalli, con una differenza tra i valori per Cr VI e Hg intorno ai 3 ordini di
grandezza. Tra metalli e il composto organico 1,4-DB, invece, la differenza aumenta fino a
6 e 7 ordini di grandezza, rispettivamente per CML e USEtox. Anche considerando i metalli,
si nota la “specularita” dei fattori di caratterizzazione, ovvero il mercurio rappresenta
rispettivamente il maggiore ed il minor valore tra i metalli. E chiaro, quindi, che anche piccole
guantita possono generare una differenza di impatto molto elevata, e soprattutto
estremamente dipendente dal metodo scelto. Per il ReCiPe2016, invece, si ottengono
risultati meno marcati, nel senso che le differenze tra i metalli sono intorno a 1 ordine di
grandezza e quelle tra metalli e composto organico, si assestano sui 5 ordini di grandezza,
rendendo quindi il risultato maggiormente confrontabile.
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Figura 3: confronto tra i fattori di caratterizzazione di 4 sostanze prese come riferimento per ogni metodo
LCIA: Cromo (Cr VI), As, Hg e 1,4 dicloro-benzene (1,4DB).
L’asse delle ordinate e su scala logaritmica con base 10

5. Conclusioni

Le categorie di impatto relative alla tossicita sono tra le piu critiche per uno studio LCA, sia
dal punto di vista del metodo che dellinterpretazione del risultato. Inoltre, sono quelle che
possono maggiormente attirare I'attenzione pubblica. Il risultato va quindi attentamente
interpretato ed esposto nella maniera piu corretta possibile, senza dare spazio a
manipolazioni fermo restando che i valori di impatto relativi alla tossicita calcolati da una
LCA sono di tipo potenziale e non rappresentano necessariamente un rischio reale. In
particolar modo, per quanto riguarda i metalli, esistono dei limiti di emissione legislativi che
devono essere rispettati e che assicurano la salvaguardia della popolazione umana
esposta. Allo stato attuale, in mancanza di linee guida che consentano un approccio LCA
standardizzato ai sistemi energetici, ed in particolare a quelli geotermici, la scelta del metodo
LCIA riveste grandissima importanza, come mostrato in questo lavoro, perché i risultati
ottenibili possono portare a conclusioni diametralmente opposte.

L’esclusione delle categorie d’impatto di tossicita dall’analisi LCA come proposto
recentemente dalla CE nel’ambito dell’iniziativa del’impronta ambientale dei prodotti e delle
organizzazioni potrebbe portare, a nostro avviso, a conclusioni si piu paragonabili ma
estrememente incerte, specialmente quando riferite a sistemi geotermici dove le emissioni
di metalli potrebbero rappresentare una componente determinante. Il recente
aggiornamento del modello USETox non e stato ancora integrato nei software e rappresenta
sicuramente un aspetto da verificare in futuro. In questo contesto, quindi, il ruolo dell’analista
LCA diventa fondamentale al fine di salvaguardare la validita scientifica dell’approccio
metodologico. Cio non puo essere fatto senza avere una conoscenza adeguata del metodo
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utilizzato. Le vie di esposizione delle sostanze valutate dal metodo, gli effetti supposti che
generano e lI'ampiezza del danno attribuito, cosi come i limiti e le incertezze che un
particolare metodo ingloba, devono essere rese trasparenti da parte degli sviluppatori dei
metodi e parte del background scientifico dell’operatore. Infatti, non € il metodo scelto a dare
validita al risultato di un’analisi, ma l'accuratezza e la consapevolezza con cui il risultato
ottenuto viene discusso, analizzato e contestualizzato dall’'operatore.

6. Riconoscimenti

La ricerca condotta & parte del progetto No 818242-GEOENVI (https://www.geoenvi.eu/)
finanziato dalla comunita europea all’interno del programma di ricerca e innovazione
Horizon 2020.
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Abstract

In order to avoid the development of parallel initiatives and diverging rules for the evaluation of the
environmental footprint, the main reference standard for the environmental footprint studies in the construction
sector (EN 15804) is currently being revised to be aligned with PEF, the harmonized methodology promoted
by the European Commission for the development of environmental footprint studies for products. EN 15804
is the reference standard used for the development of environmental product declarations (EPDs) in the
context of several EPD programmes. The experience with EPDs development performed by the authors put
in light that significant differences exists between rules applied by the different EPD Programmes (e.g. in the
assessment method or at system boundaries level), which affects the final comparability of EPDs and which
are of relevance in the context of the revision process of EN 15804.

1. Introduction

The assessment of the environmental footprints of products, systems and organisations is
becoming a competitive leverage on the market, also building upon the environmental
footprints initiatives launched by the European Commission. In particular, the Product and
Organization Environmental Footprint (PEF/OEF) initiative, launched in 2013, is the
methodology recommended by EU for measuring and communicating on the market the
potential environmental impacts of products (Recommendation 2013/179/EU). Major aim of
the PEF/OEF initiative is the harmonization of the environmental footprint methods in order
to allow consumers to make informed choices, while creating the conditions for a fair
competition of companies in the European and international market. Advantages associated
to a harmonized methodology are the higher trust of consumers in the information
communicated and the cost reduction for companies operating in different national contexts.

Whereas the relevance of environmental product-related information is well recognized for
several product categories, including the building sector, the overall construction sector is
following the EN 15804, which is actually the reference standard for the environmental
footprint studies of construction products and represents the basis for product/sub-product
categories rules (PCRs/sub-PCRS), i.e. the rules developed in the context of the several
national and international Environmental Product Declaration (EPD) programmes (e.g. The
International EPD® System, INIES, etc). In order to avoid the development of parallel
initiatives and diverging rules for the evaluation of the environmental footprint, the European
Commission has started the integration process by giving the CEN the mandate to
harmonize the EN 15804 with the PEF. The EN 15804 is currently under revision and it is
expected to the published by the end of 2019.

In the meantime, companies willing to communicate the environmental performance of their
own construction products on the market can use both the PEF and the EN 15804, the latter
through the EPDs programmes, whereas currently the compliance to the PEF methodology
can only be reported in a verification statement without any further labelling. As far as the
EPD certification is concerned, it should be noted that the EN 15804 provides only a general
indication of the main methodological aspects which are usually further specified in the
supporting documents of the different EPD Programme Operators (general instructions and
PCRs/Sub-PCRsS).
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The lack of strict and not fully comparable requirements in the PCRS among the different
EPD systems raises the issue of the comparability of a same product from different
companies communicating through EPDs issued by different EPD Programmes.

The present article intends to contribute to the topic of the harmonization of environmental
footprint methods in the construction sector. More in detail, the aims of this paper are
twofold:

- to highlight the main methodological differences and consequences in terms of both
comparability and general usability of the most used EPD Programmes in the construction
sector;

- to provide elements to further discuss the role of PEF in the construction sector.

2. EPDs of construction products: main issues

In this section the main differences among relevant EPD Programmes for the construction
sector, namely The International EPD System (Sweden), IBU (Germany) and INIES
(France), are reported in relationship to key LCA methodological aspects (2.1) and to other
aspects concerning the development, use and maintenance of EPDs (2.2).

2.1. Key LCA aspects

Main differences among the selected EPD Programmes concern the following aspects:
- Functional/declared unit;

- System boundaries

- Life Cycle Impact Assessment (LCIA) method

- Allocation

- Data quality

In terms of functional/declared unit, no specific differences exist among the analysed
Programmes. However, some differences have been identified in the development of the
Life Cycle Inventory (LCI). More in detail, not all the analysed EPD Programmes
acknowledge the possibility to define an average LCl (e.g. based on production
volume/mass) to be used for representing a group of similar products produced by a single
company. The International EPD System and IBU allow this possibility and also the use of
a representive product, a “virtual” one based on a weighted average of similar products
manufactured by the company. For INIES, this possibility is acknowledged only in case a
product is produced by the same company in more than one site, or for sector EPDs, i.e. in
case the same product is produced by several manufacturers. The possibily to use an
average product could be of interest for a company, especially in case the group of similar
products are simply represented by product’s variants in terms of size and the company is
interested in the EPD of all variants.

At system boundary level, almost all selected EPD Programmes allow the development of
EPD types in line with EN 15804, i.e. “cradle to gate”, “cradle to gate with options” and
“cradle to grave”. However, in INIES, only the last option is possible. In this case, scenarios
are required, even if some modules, e.g. within the use stage, can be excluded upon the
provision of reliable justifications. The inclusion of the full life cycle of a product is an added
value toward the complete assessment of the environmental impacts associated to the
product; however, the use of scenarios for those stages outside the direct control of the
company, could be a too limited representation of the potential impacts arising from the
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product application and use. In addition, a guide for the development of scenario is never
provided with consequence on the comparability level even within the same EPD
Programme.

As far as the LCIA method is concerned, all EPD Programmes here discussed refer to EN
15804 and, in turn, the CML 2001 version 4.2 is used for the assessment. However, for EPD
to be issued with INIES, the LCIA method of the national version of the EN 15804 (NF EN
15804 CN) has to be used. More precisely, it is based on CML 2001 version 4.1, which
differs from version 4.2 in the Acidification (AP) as two substances contributing to this
category are not included (namely, sulphur trioxide and sulphuric acid). In addition, other
changes are implemented, e.g. the addition of characterisation factors for a list of predefined
substances contributing to the Abiotic Depletion (ADP) impact category and the inclusion of
two additional indicators, which are the “Pollution de l'air” and the “Pollution de I'eau”.
Moreover, the programme INIES provides instructions for dealing with issues specific of
some LCI database. One of this is the negative impact of transport in the category
Photochemical Oxidant Creation Potential (POCP) when using Thinkstep database, which
clearly pops up and affects the overall impact on the category for, e.g. the A4 “transport to
construction site”. Indeed, in Thinkstep database, the NOx from transport are splitted in NO>
and NO, the latter having a negative characterization factor. In order to avoid possible
measleading results, in this case INIES recommends to substitute the NO characterization
factor for POCP, with that one of NO2.The difference between the version 4.1 and 4.2 of
CML 2001 is only the inclusion of characterization factors for two substances contributing to
the acidification (AP) category, however, this difference, summed up with changes in ADP
and eventual changes in other categories (e.g. POCP), might results in significant
differences in terms of final impacts.

Concerning the allocation, althought the LCA is a standardized methodology, the debate on
some aspects is still on-going. To this regard, it is worthy to highlight that LCA can be used
for different applications, each of which could ask for different methodological requirements
(Masoni, Reale, 2017). The allocation in case of multifunctional processes is one of these
aspects and the debate within the scientific community is of policy nature. The EN 15804
provides a set of methodological approaches, specifying the priority order in the selection.
However, the development of a PCR is necessary to define specific rules for products
serving the same function (Subramanian, 2012). When a PCR is missing or no additional
guidance is provided in the PCRs (or sub-PCRs) there is a room for subjectivity, even within
the same EPD programme, depending on the LCA practitioner performing the study, with
consequences on the final comparability of the EPDs on similar products.

Finally, for the data quality requirements, EPD Programmes can set additional and more
stringent rules, beyond the requirements specificed by EN 15804. This is the case of The
International EPD System, which establishes a limit for the use of proxies data, i.e. a
maximum contribution to the overall environmental impacts in each category no higher than
10%, adopting the thumb of rule provided by ISO 21930 to quantify the “significance”. As
general rules, a good level of data quality is always recommended, but common rules should
be used to allow full comparability, especially on the use of proxies, which in some cases
are the only option. Other differences in terms of data, relates to reporting aspects and are
treated in the following chapter.

2.2. Other aspects

Other differences are related to the additional information included in the EPD, namely the
LCI Indicators on resources use, waste and output flows, and on the verification and
maintenance processes.
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As far as the first point is concerned, the reference for calculation is always the standard EN
15804. However, it does not specify a method for the quantification of LCI indicators. Some
of the commercial software (e.g. GaBi) have implemented a procedure to automatically
provide most of the LCI indicators required by the EN 15804, but no details are provided on
the calculation approach. Other LCI indicators are often calculated starting from the LCI
indicators provided by the software (e.g. in Gabi, the “Use of renewable primary energy
excluding renewable primary energy resources used as raw materials”) or from the
elementary flows (e.g. the “Net use of fresh water”). For some LCI indicators such as the
“Use of secondary materials” or the “Material for recycling”, a common practice is to limit the
calculation to the foreground system. In all the above-mentioned cases there is not an
officially established approach and the results mostly depends on the used tools (software
and database) and/or on the approach adopted by the LCA practitioner. In addition, the EPD
Programmes do not always require that EPD reports the main database and LCA software
used in the study.

Finally, an aspect that is becoming important is the usability of LCI indicators in the context
of building/infrastructure evaluation schemes and of the Green Public Procurement. For
example, the LEED Scheme for Building Design and Construction, in the section “Materials
and Resources — Building Product Disclosure and Optimization”, awards credits for the use
of secondary materials (recycled content). However, in order to use the LCI indicators in
these contexts, additional requirements should be asked. This is the case of the Italian
Green Public Procurement for buildings, that awards the recycled content declared in
compliance to the the ISO 14021, but requires that the declaration is released by a body
accredited to certify the conformity of such information. This aspect does not affect the result
of the calculation of the recycled content, as far as it is performed according to the 1SO
14021, but it could be a criterion for the selection of the specific EPD Programme (and
Programme operator). Indeed, not all of them are accredited for this.

As far the verification and maintenance aspects are concerned, the EPD Programmes have
different rules, running from a remote check of only the LCA report, to a wider on-site audit
including a full check on primary data and related use in the LCI model. This jeopardized
situation could pass to consumers the message that EPDs under different EPDs
Programmes have a different robustness level.

3. Discussions

The EPD market for construction products presents clear differences from one EPD
Programme to another, and the harmonization of the calculation of the environmental
footprint is needed to create a single market. In addition, EPDs play a role toward the
achievement of a better sustainability performance of built environment, which makes even
more urgent an harmonization action. A clear example is the European GPP for buildings,
where the EPDs can be used to account for the overall environmental impact of the project
(main building elements) to be scored on the basis of a reference project or the other
bidders.

In the light of this situation, the value of the PEF initiative relies firstly in the LCA methodology
harmonization for a given application, i.e. the assessment for the communication on the
market. Indeed, the harmonization has dealt with the key methodological aspects affecting
the LCA results. With reference to the main issues reported in the previous chapter, the PEF
can represent a solution for a common LCIA method in the context of the EPD. As far as the
allocation is concerned, at general level the PEF follows the same approach of the EPD
Programmes, however, it provides additional technical specifications which support relevant
aspects such as the electricity modeling (especially in case of self-production) and the
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modelling of materials production and multi-functionality during end-of-life (Circular Footprint
Formula). Both these aspects represent a common basis to start a discussion on how to
harmonize the approaches underlying the EPD Programmes. With specific reference to the
discussion about the modelling of materials production and multi-functionality during end-
of-life, the characteristics of the construction sector should be taken into account, more in
detail:

e the End-of-Life (EoL) scenarios for buildings and infastructures are extremely dependent
on the local context, i.e. on the specific construction practices and rules and specific built
environment the work is part of. This makes more difficult the “one-size-fits all” approach;

e the buildings and infrastructures are characterized by an extended service life (basically,
more than 50 years). In the specific case of infrastructure, the end of life is often not
considered in the LCA studies as the current experience suggests that infrastructures are
rarely dismantled. Consequently, the EoL scenarios are highly uncertain in terms of
procedures, value of potential recovered fractions and in turn, of the potential impacts.

4. Conclusions

Literature reports that more than 28 EPD Programmes exist worldwide referring to ISO
14025, providing more than 2256 PCR documents and 3600 EPDs (Del Borghi, 2012;
Hunsager et. al., 2014). This demonstrates the high demand for environmental assessment
of construction products (Passer, 2015). On the other hand, it provides figures on the high
availability of LCA data and the potential for the future as well. Lack of global harmonization
between PCRs has led to the development of duplicate PCRs for same products
(Subramanian 2012).

Based on the experience performed by the authors and here reported, relevant differences
exist among the different EPD programmes. Consequently, the need for harmonization is
becoming more and more important in the light of the roles of the environmental footprints
in sector policies, both current, e.g. GPP in the construction sector, and future, e.g. policies
addressing the overall impacts of construction sector and built environment.

In addition, in the context of broader policies such as circular economy and sustainable
consumption and production, environmental assessment studies are being performed to
evaluate the overall impacts of key sectors and related contributions. Thus, the
harmonization of environmental footprint studies, including the EPDs, could effectively bring
an added value in this direction.
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Abstract

The first guidelines of Social Life Cycle Assessment of a product were published in 2009 by the United Nations
Environment Programme’s Life Cycle Initiative and the Society of Environmental Toxicology and Chemistry.
The guidelines introduced the general framework to implement Social Life Cycle Assessment as a
complementary approach of life cycle assessment and life cycle costing. Many improvements and
developments of the methodology and its indicators have been made in the last ten years, one of the reasons
why in 2017 a project for the revision of the current guidelines was put in place. The leadership of this project
is assumed by the Steering Committee of the Social Life Cycle Alliance. The aim of this papeer is to provide a
detailed description of the international initiatives regarding Social Life Cycle Assessment, with particular
reference to the process of revision of the Guidelines.

1. Introduction

In the last decade, interest in social impact assessment of products and companies has
dramatically increased as well as the need to identify social risks, potential improvements
and opportunities.

The methodology to assess positive and negative social impacts of a product along its
supply chain is the Social Life Cycle Assessment (S-LCA). It was described the first time by
Klopffer (2003) as Societal Life Cycle Assessment in 2003. The first S-LCA milestones have
been deveoped by the Danish school from 2006 to 2010, before even the first guidelines
were published (Jgrgensen, 2008; Dreyer et al., 2006; Hunkeler, 2006; Norris, 2006).

The first official guidelines, known as Guidelines for Social Life Cycle Assessment of
products, were published in 2009 by the United Nations Environment Programme’s Life
Cycle Initiative (UNEP Life Cycle Initiative) and the Society of Environmental Toxicology and
Chemistry (SETAC) (Benoit and Mazijn, eds., 2009). It gives the framework of the S-LCA as
a complementary approach of life cylce assessment (LCA) according to the 1SO 14040
(2006). In other words, it follows in the implementation the LCA steps (goal and scope, life
cycle inventory, life cycle impact assessment and interpretation to assess positive and
negative social impacts related to different stakeholders involved in the product life cycle:
e.g. workers, consumers, local communities.

A further document to complement and describe more in detail each stakeholder
subcateogory was the Methodological Sheets for Social Life Cycle Assessment of products
pulished by UNEP in 2013 (Benoit-Norris et al., 2013). They describe more in detail the
political context of each subcategory, their related issues, which generic and specific data
should be collected and where they can be found.

While the Guidelines for S-LCA of products and the S-LCA Methodological Sheets have
played a decisive role in initiating the practice of Social Life Cycle Assessment, the number
of implementations has been growing and there has been further developments in the last
10 years.

An example of further methodological development is the Handbook of Product Social
Metrics, which described in its 3@ Version a quantitative and qualitative methodology to
assess social impacts of a product (Fontes et al., 2018; Traverso et al., 2018).
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This handbook was published by the Roundtable of Product Social metrics, the first initiative
by companies led by Pré Sustainability aiming to develop a more practical methodology
starting from scientific literature and linking with companies’ strategy (Fontes et al., 2018).

2. Methodological development

Several methodological developments have been achieved in the last 10 years, thanks to
further research and implementations of S-LCA to several sectors. A good overview on
those improvements is reported in the articles related to the special Issue on S-LCA
published in the International Journal of LCA (Macombe et al., 2018). Particular attention is
given to the development of impact categories and assessing methodologies. It has led to
the definition of two types of impact categories:

- Type 1 where the inventory data are mainly scaled and ranked according to a benchmark
or a reference value;

- Type 2 where pathways and characterization factors were developed to translate inventory
data into impact for the areas of protection such as wellbeing, decent life and health
(Neugebauer et al., 2014).

Example of Type 1 is the so called SubcategoryAssessment Method (SAM). SAM is a
characterization method based on the behaviour of organizations responsible for the
processes along the product life cycle. The method defines levels for each subcategory
assessment and compare the companies’ behaviour against those levels, by assigning
different levels. Level A indicates that the organization exhibits proactive behaviour by
promoting basic requirement (BR) practices along the value chain. Level B means that the
organization fulfils the BR. Levels C and D are assigned to organizations that do not meet
the BR and are differentiated by their context (Ramirez et al., 2014).

Another example of further development is the Social Organizational Life Cycle Assessment
which, inspired by the Organizational Life Cycle Assessment, aims to assess the social
impacts at organizational level (Martinez-Blanco et al., 2015).

Two S-LCA databases with national and sector information have been developed: Social
Hotspots Database (SHDB) and Product Social Impact Life Cycle Assessment (PSILCA)
database. They support the implementation of S-LCA with generic data. Hundreds of studies
have been identified applying the framework of S-LCA Guidelines in the food, IT and mining
sectors, as well as in other consumer product groups.

In general, the main reference still remains the 2009 Guidelines, but it is evident that a
revision is today necessary to integrate new methods, experiences and to facilitate further
implementation also for non-LCA practitioners. Indeed, the guideline published in 2009 was
developed for an expert audience familiar with the LCA.

In September 2017 a project for the revision of the UNEP Guidelines was launched. Starting
as a volountary initiative of members of the Social Life Cycle Alliance (Social LC Alliance)
and a group of researchers from different universities, it is today a project funded and
supported by the UN Environment Life Cycle Initiative.

3. Project for the revision of the S-LCA Guidelines
Building on the existing literature, research activities and initiatives, experts in the field of
social assessments joined the “Social LC Alliance” to review the 2009 Guidelines.The S-

LCA project started in September 2017 and since April 2018 it runs under the umbrella of
the United Nations Environment Life Cycle Initiative activities.
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The project consists of two phases: 1) revision of the Guidelines and 2) road test or piloting
phase for the implementation of the new version of the S-LCA 2009 Guidelines throughout
real case studies (see Figure 1 and Figure 2). The process takes place also in cooperation
with the 20YFP Consumer Information Program.

About 50 experts from all sectors (academia, business, government, NGOSs) are involved in
the review process of the Guidelines, which started with five working groups split by topic:
Introduction, Goal & Scope, Inventory, Impacts, Interpretation and Communication.

A first face-to-face expert meeting was organized in September 2018 in Pescara, Italy, that
allowed for in-depth discussions and resolution of open questions.

This will be complemented with an international consultation and comprehensive peer
review process in 2019 in line with the UN Environment practices for the development of
publications with global guidance.

Phase 2 for the road testing of the new guidelines will start in November 2019 and it will
involve a certain number of companies necessary to obtain a sectoral and regional balance
and representativeness of the geographical and local conditions in the World. The Piloting
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Phase aims at testing the guidelines against their feasibility and practicability, and indetifying
drivers and challenges of the new S-LCA Guidelines.

The process and reviews are fully and constantly documented on the webpage of Social LC
Alliance. For the sake of transparency and to support a strong and credible consultation
process, all comments received and how they are addressed will be publicly available.

4. Progress: Preliminary results and discussion

The first revision process underlined the necessity to further work on following areas:

- Introduction of more stakeholder categories such as smallholders. It was taken from the
experience of the Roundtable of Product Social Metrics (Roundtable of Product Social
Metrics, 2018). Further subcategories will be identifiy for the 3 draft of the revised
guidelines.

- A description of Social Organizational LCA will be integrated in the new S-LCA Guidelines,
highlighting differences and similarities to product S-LCA. Some case studies on both
methodologies will also be part of the road testing.

- Positive impacts and how to better address them when performing a S-LCA.

- A dedicated chapter to the communication of the product social Impact assessment,
integrating suggestions provided in the Communicating Products’ Social Impacts - A White
Paper of the One Planet Network Consumer Information Programme.

The latter builds on work done in the 6" Working Group led by Catherine Benoit-Norris and
Marzia Traverso in the Consumer Information Programme of the 10 Year Framework of
Programmes on Sustainable Consumption and Production (known as the One Planet
network). The Programme is a global platform supporting the provision of quality information
on goods and services, to engage and assist consumers in sustainable consumption. The
Programme is led by the German Federal Ministry for the Environment, Nature
Conservation, and Nuclear Safety (BMU), the Ministry of Environment and Forestry of
Indonesia, and Consumers International.

5. Conclusions

From the point of view of tools for the achievement of the 2030 Sustainable Development
Goals (SDGS), the revision of the 2019 S-LCA Guidelines is already providing, from its work
in progress phase, a very valid support, also given the quality and maturity of developments
in the last decade.

In order to meet up with the SDGs, a holistic vision and a life cycle perspective from the
design phase to the End of Life (EoL) phase is required.

The final document and results of the revision process will be launched at the beginning of
2020. Furthermore, among the innovations generated by this revision phase, we highlight
the practical and pragmatic approach of the new guidelines that aims to provide
organizations with practical support in order to improve social performance throughout the
product value chain. New aspects are presented in the chapters addressing “evaluation
Type 1 and Type 2 of the impact on the social life cycle”, “evaluation of the social

” o«

organizational life cycle”, “interpretation” and “communication”.

In line with the concerns expressed by stakeholders since the beginning of the project, there
will also be important revisions in the list of impact subcategories (e.g. aspects relating to
product accessibility and convenience, sexual harassment and the ethical treatment of
animals, to name a few).
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The pilot phase will be developed from November 2019 to February 2021. Interested
organizations, industrial, non-profit as well as public authority, are invited to participate with
their practical experience in different productive sectors, products, product sizes and
geographical locationsworldwide.
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Abstract

Il modello di caratterizzazione LANCA é stato selezionato dalla Commissione Europea per la valutazione
dell'impatto sulla categoria Land Use per il calcolo della Product Environmental Footprint. Il modello LANCA
fornisce valori a scala nazionale. Questo lavoro analizza funzionalita e applicabilita del modello a scala
regionale. In particolare, il caso studio & localizzato in Emilia Romagna scegliendo seminativi avvicendati come
situazione di riferimento e coltivi di mais come nuova destinazione d’uso. Gli algoritmi del modello LANCA
sono riprodotti su un foglio di calcolo Excel per calcolare i fattori di caratterizzazione. | risultati mostrano una
notevole differenza fra i fattori di caratterizzazione calcolati su base regionale e i loro analoghi nazionali. Sono
individuati i dati di input piu influenti sui risultati tramite un’analisi di sensitivita. Infine, i risultati ottenuti con il
modello LANCA sono confrontati con la letteratura.

1. Introduzione

Nella trattazione di argomenti riguardanti le risorse non rinnovabili non capita spesso che
figuri la degradazione del suolo come una delle maggiori minacce ambientali a livello
globale. Si tratta, difatti, di un tema particolarmente nuovo e complesso, a partire dalla
definizione di suolo stessa, non ancora universalmente riconosciuta. Generalmente,
tuttavia, possiamo identificare il suolo come lo strato piu superficiale della crosta terrestre,
composto da orizzonti e formato da particelle minerali, acqua, gas e organismi, in cui Si
generano minerali e composti organici, la roccia subisce processi di alterazione e i fluidi
veicolano un indefinito numero di sostanze.

Per comprendere I'importanza del suolo si pensi agli innumerevoli servizi ecosistemici che
offre: di supporto e approvvigionamento (cibo, materie prime), di mantenimento e
regolazione (del clima del ciclo idrologico e biogeochimico, dei contaminanti) e anche
culturali (Haines-Young and Potschin 2018).

La degradazione del suolo si manifesta soprattutto tramite erosione, perdita di nutrienti e
materia organica, salinizzazione e deterioramento delle proprieta fisiche, compromettendo
la disponibilita di servizi ecosistemici. Oggi 2.10° ha di suolo risultano degradati (FAO 2018)
a causa anzitutto di deforestazione, pascoli, pratiche agricole inadatte e I'estenzione
continua di aree urbanizzate (OECD/FAQO 2018).

| coltivi rappresentano il piu diffuso tipo di utilizzo del suolo (38% delle terre emerse). La
coltivazione e causa della perdita di 7.10° km? di foreste su 11 totali, insieme alla produzione
di legname (Foley et al. 2005) ed € ancora in espansione, anche se verso aree meno
produttive (ISPRA 2018). Quasi la meta delle superfici coltivate presenta un certo tipo di
degradazione (Foley et al. 2005), come ad esempio la perdita del 60% del carbonio organico
del suolo (soil organic carbon, SOC) nei suoli delle regioni temperate (Lal 2004).
L’impermeabilizzazione risulta l'uso del suolo nel complesso piu impattante ed é
principalmente legato ai fenomeni di urbanizzazione (che coinvolgeranno il 5% di suolo
mondiale nel 2050; UNCCD, 2017), responsabili di aumento del rischio di inondazioni,
cambiamenti climatici, calo della biodiversita e frammentazione dei sistemi ecologici (ISPRA
2018).

Diverse politiche ambientali adottate in Europa non possono prescindere da una buona
gualita del suolo. Oltre che essere al centro dello sviluppo dei prodotti bio-based tra cui i
biocarburanti, essa & considerata un fattore fondamentale per la bioeconomia, basata su
circolarita e sostenibilitd (European Commission 2018).
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Alla luce di tutto cio risalta I'importanza di includere il suolo fra le categorie di impatto
considerate nella valutazione di impatto ambientale svolta con la metodologia Life Cycle
Assessment (LCA), cosa che ebbe inizio solamente nel 1996 (Beck et al. 2010). Per farlo,
sono stati sviluppati dei modelli di caratterizzazione (MC) per calcolare i fattori di
caratterizzazione (FC) in grado di stimare il contributo dei diversi usi del suolo all’alterazione
della sua qualita. | MC si distinguono per indicatori di qualita del suolo scelti, strutture di
calcolo usate per stimarli, considerazione di impatti da occupazione (derivanti dal
mantenimento antropogenico nel tempo di condizioni alterate del suolo) o trasformazione
(dovuti all’alterazione delle condizioni del suolo per renderlo adatto al nuovo uso), tempo di
rigenerazione di qualita del suolo, risoluzione spaziale e temporale e atri aspetti.

I modello LANCA é un MC in grado di fornire dei FC a scala nazionale che, per diversi usi
del suolo, esprimono il potenziale di riduzione di 5 indicatori di qualita del suolo rispetto una
data situazione di riferimento (RS), per impatti da trasformazione e occupazione. E stato
selezionato nella Product Environmental Footprint (PEF) per stimare gli impatti sulla
categoria “Land Use”. La PEF ¢ il metodo raccomandato dalla Commissione Europea nel
2016 che mira a standardizzare lo svolgimento di un’analisi LCA, ridurne la discrezionalita
e aumentare la comparabilita dei risultati.

2. Obiettivo erilevanza dello studio

Questo studio intende svolgere una valutazione sulla funzionalita e applicabilita del modello
di caratterizzazione LANCA per il calcolo di FC a scala regionale, in particolare per 'Emilia-
Romagna. Per funzionalita di intende la capacita del modello di fornire FC validi e di
distinguere i potenziali impatti di usi del suolo diversi; per applicabilita ci si riferisce alla
comprensibilita del modello, la complessita delle strutture di calcolo dei FC e alla
comparabilita dei risultati.

I fenomeni di urbanizzazione e il crescente bisogno alimentare che seguiranno
inevitabilmente alla crescita esponenziale che la popolazione mondiale sta vivendo
porteranno a rilevanti cambiamenti di uso del suolo che devono essere adeguatamente
valutati con strumenti importanti quali I'LCA. L'eterogeneita ambientale e pedologica
dell’ltalia fa si che dei FC nazionali non possano essere ritenuti validi a scala regionale.
Dato che il LANCA ne da la possibilita, quindi, & stato valutato il modello a scala regionale
calcolando i FC per I'uso “coltivi di mais”. Questo uso del suolo é stato scelto considerando
non solo la resa del mais in ambito alimentare ma anche la sua utilitd per il potenzialmente
crescente sviluppo dei prodotti bio-based (Mohanty et al, 2002). Questo studio si riferisce
alla versione 2.0 del LANCA (Bos et al. 2016).

3. Materiali e metodi

Descrizione del modello LANCA. | FC forniti dal LANCA descrivono alterazioni unitarie (in
termini di tempo e area) irreversibili di qualita del suolo causate da diversi usi del suolo,
rispetto a una data RS, per ogni nazione. La tabella 1 mostra gli indicatori di qualita
considerati, la rispettiva grandezza e unita di misura con cui vengono stimati e il nome del
FC corrispondente all'indicatore. Non essendo prevista aggregazione, a ogni uso del suolo,
per ciascuna nazione, corrispondono 5 FC diversi, ognuno riferito a un indicatore di qualita.

Ogni FC é quindi dato dalla differenza tra i valori che ciascun indicatore assume nella RS
(Qrs) e nell'uso del suolo considerato (QLu): CF = AQ = Qgs — QLyCF = AQ = Qgs — Qi

I LANCA specifica che un FC > 0 indica un decremento di qualita del suolo, mentre un FC
< 0 un aumento della stessa.
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Tabella 1: Indicatori di qualita del LANCA e corrispondenti grandezze, unita di misura e FC; legenda delle
unita di misura: kg: chilogrammo; m: metro; a: anno; cm: centimetro; d: giorno; cmol: centimole; mm: millimetro;
g: grammo

Indicatori Grandezza Unita di misura Nome del FC
Resistenza all'erosione (ER) Quantita di suolo eroso kg Potenziale erosivo (EP)
m?=a

Filtrazione meccanica (MF) Potenziale di riduzione

d »op .
Permeabilita dell'infiltrazione (IRP)
Filtrazione fisicochimica (PF) | Capacita di scambio cationico cmol Potenziale di riduzione della
effettiva kg filtrazione fisicochimica
(PFRP)
Ricarica delle falde (GWR) Quantita d'acqua infiltrata mm Potenziale di riduzione della
d ricarica delle falde (GWRRP)
Produzione biotica (BP) Produttivita primaria netta g Potenziale di perdita della
(NPP) m? =+ a produzione biotica (BPLP)

La RS per ogni nazione é data dalla Potential Natural Vegetation (PNV) che ricoprirebbe il
bioma che occupa la maggior superficie della nazione; i biomi sono classi ecosistemiche
identificate da Olson et al., (2001) secondo parametri climatici, faunistici e vegetativi.

Applicazione regionale. Dalla Carta dei suoli di pianura, basso e medio Appennino
del’Emilia-Romagna (scala 1:50000 edizione 2018) sono state individuate 4 aree coltivate
a mais rispetto cui calcolare i FC; dai principali portali regionali (ARPAE e Servizio
geologico, sismico e dei suoli) per ciascun terreno abbiamo raccolto i parametri necessari a
calcolare gli indicatori secondo gli algoritmi del LANCA, per poi essere mediati tra loro
ottenendo valori “tipici” di parametri di suoli coltivati a mais in Emilia-Romagna. Lo stesso e
stato fatto per 8 suoli adibiti a seminativi avvicendati, rappresentanti la RS. Quest’ultima non
e stata scelta secondo lo stesso criterio mostrato nel LANCA dato che la PNV del bioma piu
presente (cedui di latifoglie caducifoglie) nella regione € ormai quasi introvabile; seguendo
le indicazioni date dal LANCA per casi simili, & stato scelto come RS l'uso del suolo piu
rappresentativo del territorio: i seminativi avvicendati sono infatti da decenni molto diffusi,
come mostrano le carte dei suoli regionali.

Per valutare l'influenza che I'RS ha sul valore dei FC, si € ripetuto il calcolo facendo una
scelta alternativa, ovvero la foresta di conifere; sebbene come tipo di vegetazione la foresta
di conifere sia piu paragonabile alla PNV regionale, esso non & ben rappresentativo della
regione perché presente esclusivamente in un’area limitata (comune di Mesola) e in
prossimita della costa, posizione che conferisce al suolo caratteristiche non rappresentative
dell’intera regione.

| valori degli indicatori e dei FC sono stati ottenuti sviluppando un foglio di calcolo Excel
capace di riprodurre gli algoritmi del LANCA dopo aver inserito i parametri necessari. Due
parametri richiesti dal LANCA (contenuto di humus ed evapotraspirazione) non sono
presenti nelle banche dati percio sono stati ottenuti con metodi non previsti dal modello.

E stata poi condotta un’analisi di sensitivita per valutare le risposte del modello a variazioni
dei dati di input; quest’ultime sono state fissate al 25% del range di variabilita dei dati di
input nei 12 suoli osservati (4 coltivati a mais e 8 seminativi avvicendati) e sono state
applicate al valore degli indicatori dei suoli a mais.

44



Per dati di input non numerici (tessitura o uso del suolo) sono stati definiti scenari alternativi,
comunque plausibili nel contesto regionale.

4. Risultati e discussione

La tabella 2 mostra i valori degli indicatori ottenuti per i coltivi di mais, seminativi avvicendati
e foresta di conifere, mentre la tabella 3 i valori dei FC rispetto alle 2 diverse RS adottate.

Tabella 2: Valori degli indicatori per i diversi tipi di uso del suolo

ER MF PF GWR BP

Mais 0,052 5,225 36 -306 650
Seminativi 0,043 5,225 47 -648, 650
Conifere 0 70 17 -751 800

E’ interessante notare come, a differenza di quanto indicato dal LANCA, i FC di Erosion
Potential abbiano valore positivo se indicanti un decremento della qualita del suolo, e
viceversa. Cid accade perché l'indicatore € misurato in massa di suolo eroso, ovvero una
grandezza inversamente proporzionale alla qualita del suolo, al contrario di come accade
per gli altri indicatori.

Tabella 3: Valori dei FC relativi alle 2 diverse RS ipotizzate

EP IRP PFRP GWRRP BPLP
Seminativi -0,009 0 1 342 0
Conifere 0,052 64,775 -19 -445 150

4.1. Funzionalita del LANCA

Riferendosi a questo caso studio, in base al calcolo dei FC regionali (con seminativi
avvicendati come RS) e all’analisi di sensitivita, vengono presentati i principali aspetti di
funzionalita del modello per ciascun indicatore.

Resistenza all’erosione: l'indicatore €& calcolato con I'equazione RUSLE, uno dei metodi piu
usati per la stima dell’erosione (FAO, 1993). Secondo il modo usato dal LANCA per
calcolare la RUSLE, il parametro piu influente e la quota dei suoli (s.I.m.). In questo lavoro,
tra i molti dati di input necessari al calcolo, la quota & quello che piu contribuisce al valore
del FC ER (23%) (dietro solo al contenuto di argilla e limo, 28%). Considerando che in media
fra i suoli a mais e quelli a seminativo ci sono solo 10m di dislivello, tale contributo alla
differenza di erosione non appare giustificabile. Inoltre, 'analisi di sensitivita ha evidenziato
che portando i suoli a mais, che si trovano a 1m s.l.m., al livello del mare (Om s.l.m.),
l'indicatore crescerebbe del 240%, secondo una relazione chiaramente non plausibile in
Emilia-Romagna e non giustificata dal modello. Tuttavia, i valori di ER per la regione ottenuti
dal LANCA risultano paragonabili a quelli di letteratura (Knijff et al, 1999).

Filtrazione meccanica: l'indicatore € calcolato in conformita a classe tessiturale, profondita
della falda e tipo di uso del suolo. Il parametro di profondita di falda influisce molto sul
risultato in base all’appartenenza del valore in esame a dei precisi ma ampi intervalli. Infatti,
guando la profondita di falda é fra gli 0,8m e 10m nei suoli a mais e seminativi si ottiene un
valore di MF = 5,225 cm/d ma se la profondita superasse i 10m (a parita di altre condizioni)
I'indicatore aumenterebbe addirittura del 355%; analogamente, se fosse inferiore a 0,8m
calerebbe del 90%. L’ampia discrezionalita di tale intervallo giustifica il valore nullo del FC.
Va anche osservato come non sia chiaro come la profondita di falda possa avere una tale
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influenza sulla permeabilita di un suolo. Il parametro di uso del suolo & considerato solo in
funzione del grado di impermeabilizzazione che puo apportare; di conseguenza il LANCA
non é in grado di distinguere gli impatti dal punto di vista della filtrazione meccanica generati
da coltivi diversi (anche per questo il FC é nullo). Per distinguere gli impatti generati da
coltivi diversi sarebbe opportuno considerare il grado di compattazione che diversi coltivi e
tecniche agrarie possono causare.

Filtrazione fisicochimica: questo indicatore dipende principalmente dal contenuto di argilla
e humus, che rappresentano la principale fonte di siti di scambio per la capacita di scambio
cationico effettiva (CSCe), proprieta dei suoli ben correlata alla fertilitd. Mentre, da un lato,
I'algoritmo del LANCA impone correttamente una proporzionalita diretta fra CSCe e humus,
dallaltro fa si che [lindicatore diminuisca allaumentare del contenuto di argilla,
contrariamente alla relazione che dovrebbe legare argilla e CSCe. Portando il contenuto di
argilla dei suoli a mais dal 30 al 42%, la CSCe passa inspiegabilmente da 36 cmol/kg a 24
cmol/kg; lo stesso si osserva simulando classi tessiturali piu argillose. Inoltre i valori regionali
di CSCe ottenuti dal LANCA appaiono sensibilmente sovrastimati: il Servizio geologico,
sismico e dei suoli della Regione riporta per i suoli a mais un dato di capacita di scambio
cationico potenziale (per definizione maggiore di quella effettiva) in media pari ad appena
20 cmol/kg. Il calcolo di questo indicatore non considera neppure il parametro di uso del
suolo, rendendo ininfluente questo aspetto sul risultato finale, il quale dipendera solo da
parametri di tipo pedologico. Infine, dalla letteratura emerge come fra l'indicatore di
filtrazione fisicochimica e quello di filtrazione meccanica esista un alto grado di correlazione
(De Laurentiis et al. 2018) che espone la valutazione di impatto a problemi di double
counting.

Capacita di ricarica delle falde: essa e ottenuta da un bilancio idrologico dato da: ricarica =
precipitazioni — evapotraspirazione — ruscellamento. Al di la della potenziale correlazione
fra questo indicatore e quello di filtrazione meccanica, il LANCA non considera il parametro
di irrigazione, che pu0 essere determinante nel valore di tale indicatore; inoltre,
aumenterebbe la capacita del modello di distinguere, nella valutazione di impatto, tipi di
coltivi diversi e permetterebbe all’algoritmo di includere parametri di natura climatica nel
calcolo.

Produzione biotica: nonostante sia uno degli indicatori generalmente piu correlati alla qualita
del suolo, € quello che dal LANCA viene stimato nella forma piu grossolana, ovvero
associando un certo valore di produzione primaria netta (NPP) ad alcuni usi del suolo (senza
distinguere coltivi diversi) in base a quanto riscontrato in letteratura. Data l'incapacita di
distinguere coltivi diversi, prendendo i seminativi come RS si ottiene un FC nullo.
Osservando i dati da remoto raccolti dalla NASA con sensore MODIS a risoluzione 500m
(Running and Zhao 2015), sono stati osservati i valori di NPP per i suoli selezionati per
guesto studio; le stime fornite dal modello risultano paragonabili per i suoli a mais e per la
foresta di conifere, mentre per i seminativi avvicendati appaiono sovrastimate (NASA riporta
una media di 522 mf—g). Altri studi (Tilbeurgh et al. 1993) riportano invece valori di NPP

ﬁ:a}nzﬁ:a

per le foreste di conifere ben minori (458 m) di quelle fornite dal LANCA.

Da un punto di vista piu generale, il LANCA, a differenza di altri modelli, € multi-indicatore e
usa indicatori di qualita del suolo che ben rappresentano la gamma di servizi ecosistemici
da esso forniti. Tuttavia, non é chiaro in base a cosa i FC da trasformazione e occupazione
vengano assunti come identici, dato che si riferiscono, come anticipatamente illustrato, a
impatti differenti.

Inoltre, i diversi metodi usati dal LANCA per stimare gli indicatori, oltre che presentare livelli
di accuratezza e precisione molto diversi, sono in alcuni casi di natura empirica, per cui
perdono di validita se applicati in contesti diversi da quelli in cui sono stati sviluppati e
calibrati.
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4.2. Applicabilita del LANCA

Il calcolo di FC sito-specifici secondo il LANCA lascia ampia discrezionalita all’operatore;
cio compromette la comparabilita dei risultati e rende i calcoli complessi, contraddicendo
I'obiettivo stesso della PEF. La Tabella 3 mostra che il valore dei FC dipende molto dalla
scelta della RS; quando non e possibile seguire le indicazioni del modello, come nel nostro
studio, la scelta é totalmente dipendente dall’operatore.

Per l'indicatore Resistenza all’erosione, il calcolo dei fattori della RUSLE relativi al tipo di
uso del suolo e pratiche di supporto non e illustrato dal LANCA: sta all’operatore individuare
'adeguato metodo di stima.

Si osserva una situazione analoga per il calcolo del valore di ruscellamento per l'indicatore
Ricarica delle falde; in particolare, la sua stima € molto complessa per i numerosi metodi
esistenti e il numero di variabili da cui il fenomeno dipende (Chow, 1988), richiedendo solide
conoscenze idrogeologiche.

La mancanza di standard di normalizzazione, pesatura e aggregazione dei FC, oltre che
sfavorire la comparabilita dei risultati, compromette fortemente la comunicabilita degli stessi.
La complessita del modello risiede principalmente nella comprensione di alcuni passaggi
degli algoritmi per il calcolo degli indicatori. Si denota anche la necessita di un’impegnativa
raccolta dei dati di input, alcuni dei quali difficilmente reperibili a scala regionale (come il
contenuto di humus o I'evapotraspirazione), anche nel caso di database molto forniti come
quello del’Emilia-Romagna. Questo problema potrebbe sorgere maggiormente durante
'applicazione del modello in aree meno sviluppate, che potrebbero maggiormente
necessitare di una valutazione di impatto per la categoria Land Use ma che spesso non
dispongono di dettagliati dati pedologici o climatici.

Dal punto di vista della trasparenza, il LANCA non esplicita il valore dei dati di input e degli
indicatori usati per ottenere i FC a scala nazionale, ma questi ultimi vengono riportati solo
in forma tabulata. Cido rende impossibile motivare i valori dei FC italiani che il modello
presenta per un uso del suolo paragonabile a quello dei coltivi di mais, riportati in tabella 4.
| loro valori sollevano perplessita. | FC nazionali hanno fino a 4 ordini di grandezza di
differenza rispetto a quelli regionali, oltre che segni algebrici diversi. | FC di IRP e PFRP,
nonostante siano calcolati in maniera diversa e abbiano unita di misura diverse, mostrano
un valore identico. In maniera molto improbabile, il FC di GWRRP, nonostante sia il risultato
di un bilancio idrologico annuale, ha un ordine di grandezza di 10-2.
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Tabella 4: FC nazionali forniti dal LANCA e FC sito-specifici per I'Emilia-Romagna

FC FC italiani forniti dal LANCA (arable | FC per 'Emilia-Romagna (coltivi di
lands) mais)
ER 15 -0,009
IRP 12,8 0
PFRP 12,8 1
GWRRP 0,0554 -342,7
BPLP 0,803 0

5. Conclusioni

Dando la possibilita di calcolare FC a grande scala (e.g. nazionale) ed essendo di natura
multi-criteriale, complessivamente il LANCA é riconosciuto come uno dei modelli di
caratterizzazione per la categoria Land use piu efficaci (JRC, 2016). Tuttavia, si & ancora
lontani dal poter usufruire di un modello che sia completamente solido, soprattutto a scala
regionale o locale.

Il confronto fra FC nazionali forniti dal LANCA e quelli calcolati a scala regionale con i suoi
stessi algoritmi evidenzia la necessita di disporre di FC a scala diversa e di una maggior
chiarezza del modello stesso. Per un miglioramento di applicabilitd € necessario chiarire
alcuni passaggi degli algoritmi di calcolo, ridurne la complessita in alcuni passaggi e favorire
la comparabilita dei risultati cercando di standardizzare maggiormente il calcolo dei FC e
proponendo misure di normalizzazione e aggregazione. Per quanto riguarda la funzionalita,
il confronto con la letteratura ha mostrato che in alcuni casi le stime del LANCA sono
paragonabili ai dati di letteratura, anche se l'influenza che alcuni parametri di input hanno
sul valore degli indicatori € considerabile come non plausibile in Emilia-Romagna e puo
portare a rilevanti errori di valutazione finale.

In ogni caso e necessario rilevare che le osservazioni e considerazioni fatte sono valide per
guesto specifico caso studio e potrebbero divergere in un altro contesto. L’applicabilita e
funzionalita del modello sono state testate in un singolo contesto regionale per uno specifico
tipo di uso del suolo. Una valutazione esaustiva richiederebbe lo studio dei risultati del
modello per usi del suolo diversi e per vari contesti regionali, con analisi di natura statistica
per studiare la correlazione fra indicatori (e.g. con un’analisi di sensitivita globale). L’analisi
di sensitivita locale non e stata condotta considerando le funzioni di densita di probabilita
dei dati in tutta la regione, ma solo nei suoli osservati e considerando solo tre possibili valori
per ogni variabile di input.
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Abstract

Alternative techniques for the acid gas removal section in the flue gas treatment line of a waste-to-energy plant
are evaluated from a LCA perspective. A methodology based on a simple performance model for the
description of the acid gas removal process, calibrated on process data, allows to explore different modes of
operation. The analysis evidences that a properly operated multi-stage system allows significant cost savings
without generating additional environmental burdens. The role of process modelling as a key aid to LCA of
such process technologies is briefly discussed.

1. Introduction

In Europe, the thermal treatment in dedicated waste-to-energy (WtE) facilities is a
widespread method to avoid landfilling and achieve energy recovery from unrecyclable
waste fractions. The flip side of the process is the emission of waste-related airborne
contaminants, like acid gases (mainly, HCI and SO»). Currently, control of acid gas
emissions is often performed by means of dry acid gas removal systems, based on the
injection of solid sorbents like calcium hydroxide or sodium bicarbonate, which are
particularly valued for coupling compliance to emission limit values with cost-effectiveness
and ease of operation.

However, a holistic approach to environmental protection should go beyond regulatory
compliance and call for due consideration of indirect environmental burdens other than the
simple emission of pollutants at the WtE plant. Despite boasting the same acid gas removal
efficiency, two flue gas cleaning technologies might give rise to different environmental
impacts related to the supply of reactants and the management of process residues. The
evaluation of life cycle impacts should support traditional economic decision-making in order
to define the soundness of a flue gas cleaning technology in terms of overall sustainability.

Although several studies addressed the life cycle impacts of waste incineration (e.g.
Evangelisti et al., 2015, Margallo et al., 2014), the acid gas removal section of the plant is
often neglected (Astrup et al., 2011) and few researchers investigated the indirect
environmental impacts arising from its operation (Scipioni et al., 2009; Biganzoli et al., 2015).
The present work aims to perform a well-rounded economic and environmental assessment
of two relevant alternative configurations for the dry acid gas treatment section of a WtE
facility. The first, state-of-the-art configuration — the most widely adopted dry treatment
technique in Europe (Dal Pozzo et al., 2018a) — is the single stage (SS) system based on
the injection of sodium bicarbonate, NaHCO3, and the sequestration of the solid reaction
residues from the flue gas by a fabric filter. The second configuration is a novel solution
adopted in recent years by some Italian WtE plants and it is based on the introduction of an
additional “Ca-based” stage of injection of calcium hydroxide, Ca(OH)., and capture of the
related residues by fabric filter before the injection of bicarbonate, actually creating a two-
stage (TS) acid gas treatment system. The comparative assessment between the SS and
TS approaches includes the quantification of the indirect environmental burdens, related to
the production of reactants and the generation of residues, and the evaluation of the
economic performance in terms of operating and capital costs.
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2. Methods
2.1. Reference configurations

The two alternative process schemes are depicted in Figure 1. As already mentioned, the
SS dry treatment system uses NaHCO3, a chemical produced via the so-called Solvay
process, as alkaline neutralising agent for the abatement of acid gases. The reactor is
positioned between two fabric filters: the first baghouse captures the fly ash coming from
the WLE furnace, while the second one collects the reaction products, known as residual
sodium chemicals (RSCs). RSCs can be sent to a dedicated recycling plant, where they are
processed to become raw material for the production of fresh sodium carbonate. Only 15
wt% of the processed RSCs remains as waste and has to be sent to dedicated landfills
(Ninané, 1995).

The TS dry treatment system introduces an additional reaction stage, fed with Ca(OH)z,
upstream of the first baghouse. Although Ca(OH): is less reactive than NaHCO3 towards
both HCI and SO, it is typically ~3 times cheaper and a properly operated TS solution can
reduce the operating costs of acid gas removal (Dal Pozzo et al., 2016). As a drawback, the
stream of solid reaction products generated by Ca(OH): injection, known as residual calcium
chemicals (RCCs), mixed with fly ash from the WtE furnace, to date cannot be recycled and
has to be disposed of in dedicated landfill sites (Margallo et al., 2015).

a) Untreated Treated Untreated Treated
flue gas flue gas flue gas flue gas
CB(OH)L- ll -
Fly ash NaHCO, Na-based Ca-based NaHCO; Na-based
residues residues, fly ash residues

Figure 1: Single stage (SS) and two-stage (TS) acid gas treatment configurations

2.1. Functional unit and system boundaries

The layout of the study is sketched in Figure 2. The functional unit (FU) adopted in the study
was 1 h of operation of the treatment system in a mid-sized WtE facility, under given process
constraints. The related volumetric flow rate of flue gas to treat was assumed to be 100,000
Nm?3/h, with the following inlet concentration of acid pollutants: 1000 mg/Nm? of HCI and 50
mg/Nm? of SO.. For both technologies, the required acid gas removal efficiency was set to
achieve 2 mg/Nm?3 of HCI at stack. The system boundaries include for the WtE plant only
the unit processes that differ between the two alternative technologies, plus the supply and
disposal chain of reactants and residues, as schematically represented in panel ¢ of Figure
2 with reference to the TS system. Inventory data for these processes were obtained from
several sources. Data on the production of NaHCO3 and Ca(OH). were retrieved from LCI
databases (Ecoinvent, ELCD). The disposal of process residues in dedicated landfill sites
was modelled according to Fruergaard et al. (2010), while the inventory for the recycling
process for RSCs was generated considering patent information (Ninané, 1995). For further
details, see Dal Pozzo et al. (2018a). For the estimation of transport distances, the WtE
facility was located in Northern Italy and the average distances of production plants and
disposal sites were taken into account.
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2.2. Modelling of the process for LCI purposes

The modelling of the main foreground process, i.e. the operation of the starting point of the
acid gas removal system at the WtE plant, was the key step to quantify the reference flows
(the feed rate of reactants needed to obtain the required acid gas removal efficiency and the
associated generation rate of process residues) for the other life cycle stages. An empirical
conversion model calibrated on historical process data of actual treatment units (see e.g.
Dal Pozzo et al., 2018b) was used to describe the performance of the alternative acid gas
removal systems. As shown in panel b of Figure 2, the model correlates the acid gas removal
efficiency of a treatment stage with the stoichiometric ratio SR, i.e. the ratio of actual reactant
feed rate to the theoretical reactant demand (the amount of reactant theoretically required
to convert all the acid pollutants present in the flue gas). This approach allows to quantify
the amount of reactant (and the related generation of process residues) associated with a
given flue gas cleaning efficiency, taking into account: i) the non-linearity of the relationship
between alkali feed rate and acid gas conversion, and ii) the different affinity of the reactants
towards HCl and SOo.

2.3. Assessment phase

The comparative assessment of the two process alternatives under the given constraints
was carried out on both the economic and the environmental viewpoints, by estimating a
cost index Icst and an environmental index Ienv. As summarised in panel d of Figure 2, the
cost index Icst includes the fixed and variable costs associated with the operation of the
treatment systems, while the aggregated IENV results from the weight summation of the
environmental impacts on selected impact categories. The 6 problem-oriented impact
categories considered in the study were chosen on the basis of a literature review of
previous LCA studies in the air pollution control sector (Scipioni et al., 2009; Stasiulaitiene
et al., 2016) and are here listed together with the weight assigned to them within brackets:
resource depletion (0.1), global warming (0.1), rain acidification (0.3), photochemical
oxidation (0.1), toxicity in air (0.1), solid waste generation (0.3). A greater weight was
assigned to the acidification issue, which is indeed the actual environmental problem the
acid gas removal systems are operated to address, and to the generation of solid process
waste, which is commonly seen by WLE plant managers as the main operating drawback of
dry flue gas cleaning equipment. Clearly enough, weighting introduces subjectivity and the
robustness of the conclusions of the study as a function of weight choices was duly
analysed.
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Figure 2: Outline of the LCA study incorporating process modelling.
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In addition, the robustness of the results was also tested via a Monte Carlo sensitivity
analysis to assess the effect of the propagation of uncertainties in the inventory data on the
conclusions (Clavreul et al., 2012). The inputs/outputs of the LCI, as well as the main
economic variables, were taken as stochastic variables following a beta distribution. A
coefficient of variation (CV) was attributed to each variable/group of variables as a measure
of the associated uncertainty, as listed in Table 1. The LCA calculations were repeated for
a reasonably high number of times, randomly sampling in each one the input parameters
according to their probability distribution, and then presenting the outcome in the form of
discernibility analysis (see section 3.1).




Table 1: stochastic variables considered in the Monte Carlo sensitivity analysis.

Variable or inventory Source / mean value cv
Environmental Hydrated lime production ELCD 20%
variables
Sodium bicarbonate synthesis Ecoinvent 10%
Limestone extraction ELCD 20%
Salt extraction ELCD 20%
Electricity/heat (background proc.) ELCD 30%
Road transport of reactants and residues ELCD 20%
RSC recovery process: energy and material Calculations based on Ninane, 10%
requirements 1995
Solid residue disposal: energy and material Fruergaard et al., 2010 10%
requirements
Economic Calcium hydroxide cost 80 €/t 5%
variables
Sodium bicarbonate cost 240 €/t 2%
Solid residue disposal cost 200 €/t 10%
RSC recycling cost 200 €/t 10%
Fabric filter capital cost Estimated total installation cost 25%
3. Results

3.1. Comparison of the alternative technologies

Different operating points of the two-stage acid gas removal system were simulated with the
conversion model by varying the feed rate of Ca(OH)2 in order to modify the degree of
utilisation of the two stages. No utilisation of the Ca-based stage corresponded to the
simulation of the single stage system. As shown in Figure 3a, lenv and Icst varied as a
function of Ca-based stage utilisation, given the different costs and environmental impacts
associated with the use of Ca(OH)2> and NaHCOs. Two optimal operating configurations
were found for the two-stage system: a point at which leny is minimised (lower overall
environmental impact) and a point at which lcst is minimised (better economic performance),
respectively at 33% and 60% HCI conversion in the Ca-based stage. A properly operated
TS system appears to guarantee relevant savings compared to the SS, while retaining a
similar environmental footprint.

The scores on the single impact categories for the SS system and the TS system operated
at the economic optimum are shown in Table 2. The impacts of the TS option are lower in
all the considered categories, except for waste generation. The better performance of SS in
the waste generation indicator is due to the possibility to recycle the RSC, which is of course
magnified in the system that is entirely based on NaHCOz3 injection.
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Table 2: environmental indicators for the SS system and the TS system at economic optimum

Single-stage system Two-stage system
Impact category Unit Normalized Normalized
Indicator indicator Indicator indicator
%% 108 x 108
Resource depletion MJ 6.40x %108 1.39 3.84x %108 0.84
Global warming kg CO:z eq. 6.35x %102 1.34 4.54x %102 0.96
Toxicity in air kg 1,4-DCB eq. 1.15x %10 0.04 6.95x %100 0.02
Rain acidification kg SOz eq. 1.70x %100 8.19 1.11%x100 5.36
Photochemical oxidation kg ethylene eq. 1.08x %101 0.39 8.60 %102 0.31
Waste generation kg waste 6.86 % 10! 0.87 3.92% %102 430

Conversely, its higher impacts in the other categories are mainly related to the production
of NaHCO3, which consumes more primary energy and emits more air pollutants than the
production of Ca(OH).. The advantages of the TS system in some categories are relevant.
To put the numbers in perspective, the acidification impacts of the WtE plant operation in
the 1 h of FU with the given emission limit (2 mg/Nm? of HCI) amount to 0.25 kg SO eq.
The reduction of life cycle acidification impacts ensured by TS over SS is equal to 0.59 kg
SO: eq. (see Table 2), thus more than double the acidification impacts generated at the WtE
plant during 1 h of operation.

Focusing on the economic optimum of the TS system, a sensitivity analysis was performed
to test the stability of the result. Whereas the lenv of TS and SS is confirmed to be
comparable and the actual ranking is affected by variability in the input data (Figure 3b), on
the economic point of view (Figure 3c) the TS invariably outperforms the SS alternative.
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Figure 3: lenv and lcst for the TS system as a function of Ca-based stage utilisation (panel a). HCI conversion
in the Ca-based stage = 0 corresponds to the SS system. Cumulative probability of the difference in lenv
(panel b) and lcst (panel ¢) between the TS system at its economic optimum and the SS system when data
uncertainties are taken into account
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3.2. Relevance of the process modelling approach

It is worth pointing out the key role of the modelling of the analysed systems, albeit in the
simple form of the adopted conversion model, in considering the non-linearity of the acid
gas removal reaction process and thus grasping aspects that would be lost in a conventional
LCA approach where inventory entries and associated impacts are typically scaled linearly
with the functional unit.

To highlight the influence of acid gas removal modelling on the LCA results, Figure 4
compares the global warming indicator obtained by different approach to the modelling of
acid gas treatment. This study adopted the non-linear conversion model (red curve)
calibrated with a set of process data (white dots) to quantify the consumption of reactant
associated with a given acid gas conversion. Conversely, if the set of process data were
used for LCI compilation without developing a conversion model, the average of process
data would be typically considered (yellow diamond). In between these two cases, other
alternative models could be adopted, based on a simplified correlation between acid gas
conversion and feed rate of reactant: e.g., the stoichiometric model (blue curve), which
neglects the less than stoichiometric performance of solid sorbents, or the linear model
(green curve), which scales linearly the information gathered from process data. The use of
average process data does not allow discriminating the different environmental impacts
associated to the different mode of use of the two-stage system. The stoichiometric and
linear approaches respectively underestimate and overestimate the impacts, possibly
leading to misguided conclusions.
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Figure 4: Influence on Life Cycle Impact Assessment (LCIA) results of different approaches to acid gas
removal modeling: a) correlation between conversion of HCl and SR according to different models; b) related
global warming indicator results for the SS system and the TS at economic optimum.

4. Conclusions

The proposed analysis evidenced the overall higher performance of the TS approach. This
solution is more cost-effective than the SS system, without introducing overall additional
environmental burdens. Actually, the impacts in categories such as rain acidification is
significantly reduced by the adoption of the TS system, which reduces the demand of sodium
bicarbonate (the material flow associated to the more energy-intensive production process).
On the other hand, the TS system generates a markedly higher amount of solid residues to
be landfilled. Clearly enough, the identification of a valorization route for this stream of solid
residues is the key aspect of potential improvement that should be addressed in order to
seek the compliance to circular economy principles.

Besides the results of the specific comparative assessment, this case study showed the
useful synergy of process modelling and LCA methodology in offering a correct and
thorough depiction of the overall sustainability of process alternatives.
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Abstract

Ad oggi la sperimentazione e applicazione del metodo Product Environmental Footprint (PEF), definito nella
Raccomandazione 179/2013 della Commissione Europea, ha interessato beni di consumo materiali. In questo
articolo si propone una riflessione su alcuni aspetti che emergono quando si applica il metodo a un servizio.
L’analisi & stata condotta a valle dell’esperienza di sviluppo di PEF Category Rules per il servizio di ristorazione
scolastica in Italia, attivita svolta nell’lambito del progetto LIFE EFFIGE (lifeeffige.eu). Vengono qui discusse
alcune peculiarita che caratterizzano I'offerta del servizio di ristorazione in appalto e che sono sfidanti rispetto
all’applicazione del metodo PEF, soprattutto per quanto riguarda la standardizzazione del servizio e 'impegno
per il superamento degli hot spot ambientali.

1. Introduzione

A valle della pubblicazione della Raccomandazione 179/2013 (EU Commission, 2013),
relativa a relativa all'uso di metodologie comuni per misurare e comunicare le prestazioni
ambientali nel corso del ciclo di vita dei prodotti e delle organizzazioni, la Commissione
Europea ha lanciato una fase pilota, conclusa nel 2018, in cui & stato sperimentato il
processo di sviluppo di regole di categoria (CR) e di settore (SR) per I'impronta ambientale
(EF) di una serie di prodotti/organizzazioni (P/O). Attualmente € in corso una fase di
transizione in cui, in attesa di scelte relative alle politiche per I'applicazione e la diffusione
del metodo PEF/OEF, continua su base volontaria la sperimentazione sullo sviluppo di
nuove PEFCR e OEFSR. Ad oggi non risultano esperienze in corso per lo sviluppo di regole
di categoria applicate a servizi.

In parallelo & stato avviato un processo di sviluppo di banche dati di inventari ‘EF-compliant’
e metodi di valutazione degli impatti ambientali, che siano la base comune per tutte le
sperimentazioni in corso.

Il lavoro qui presentato si colloca in tale contesto e intende presentare un’analisi di alcune
peculiarita che caratterizzano I'applicazione del metodo PEF a un servizio, a partire
dall’esperienza di sviluppo di PEFCR per il servizio di ristorazione scolastica in Italia. Tale
attivita & stata svolta nell’lambito di un piu vasto progetto, LIFE EFFIGE (lifeeffige.eu), che
si pone come obiettivo principale il miglioramento delle performance ambientali di prodotti e
aziende attraverso I'applicazione del metodo PEF.

2. Metodo

L’approccio adottato per la definizione delle PEFCR ha ripercorso quello europeo, con
alcune semplificazioni. In particolare, sono stati intrapresi i seguenti step: i) definizione di
un servizio rappresentativo e sviluppo di uno studio PEF di screening; ii) prima stesura della
PEFCR sulla base dei risultati dello studio di screening; iii) supporting study per verificare
applicabilita e completezza della PEFCR; iv) revisione della PEFCR, sulla base degli input
e dei risultati emersi dal supporting study.

Lo studio PEF di screening e il supporting study sono stati condotti con riferimento alla
PEFCR Guidance (EU Commission, 2017), utilizzando il metodo di valutazione degli impatti
piu aggiornato disponibile al momento dello studio (ILCD versione 1.09), e i dataset
attualmente presenti nelle banche dati commerciali. Infatti, i dataset ‘EF-compliant’,
elaborati durante I'azione pilota europea, possono essere impiegati solo per I'esecuzione di
studi PEF per i quali siano disponibili le PEFCR e per la realizzazione di nuove PEFCR
nell’ambito delle iniziative europee che afferiscono alla fase di transizione.
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3. Sviluppo di una PEFCR di servizio: il caso studio della ristorazione scolastica
collettiva

Ad oggi la sperimentazione e applicazione della PEF ha interessato diverse categorie di
prodotto, tutte relative a casi di beni di consumo materiali. Al fine di comprendere le
implicazioni connesse all’applicazione del metodo a un servizio, & importante sottolineare
che cosa € comune e cosa invece distingue beni e servizi.

In economia un prodotto e definito come “tutto cio che puo essere offerto a un mercato a
fini di attenzione, acquisizione, uso e consumo, in grado di soddisfare un desiderio o un
bisogno. Esso puo consistere in oggetti fisici, servizi, persone, localita, istituzioni e idee”
(Kotler et al., 1992).

La differenza sostanziale & che i beni di consumo sono materiali e tangibili mentre i servizi
sono immateriali e intangibili, anche se per la loro erogazione occorrono mezzi e beni
tangibili. Nei beni di consumo la produzione e il consumo avvengono in momenti separati,
mentre il servizio & erogato nel momento in cui € richiesto, pertanto le due fasi sono
temporalmente coincidenti (Zeithaml et al., 2008). Negli attuali modelli di produzione dei
beni, infatti, le caratteristiche tecnico-funzionali (design del prodotto) e la tecnologia di
produzione (processi produttivi) sono progettate e stabilite in modo univoco prima di avviare
la produzione: una volta immesso sul mercato sara il consumatore a decretarne il successo
0 meno. Un servizio invece si adatta al consumatore. Ne consegue che il ruolo del
consumatore/utente finale & determinante. Molti servizi, infatti, nascono come sistemi
flessibili capaci di variare e adattarsi, di volta in volta, alle richieste del cliente che ne
determina le caratteristiche. In altri termini nessun servizio & uguale a un altro.

3.1. Descrizione del sistema analizzato

La ristorazione collettiva, a differenza di quella commerciale (bar, ristoranti), &€ un servizio
definito da un contratto e si rivolge a comunita delimitate e definite. La committenza puo
essere privata o pubblica, quest'ultima preponderante nella ristorazione scolastica e
sanitaria in Italia.

La funzione del sistema analizzato e soddisfare i bisogni nutrizionali di un utente scolastico
in accordo con criteri scientifici che sono stati stabiliti dall’'Istituto Nazionale di Ricerca per
gli Alimenti e la Nutrizione e dalla Societa Italiana di Nutrizione Umana.

In linea con le raccomandazioni del Ministero della Salute italiano per la ristorazione
scolastica, pranzo e merende serviti a scuola dovrebbero rappresentare rispettivamente |l
35% e I'8-10% del consumo calorico giornaliero. Inoltre, viene raccomandato che i menu
abbiano una rotazione di almeno 4-5 settimane.

Il servizio rappresentativo e stato definito come “il servizio di fornitura in appalto di mensa
scolastica per i seguenti livelli: nido d’infanzia, scuola materna, scuola elementare, scuola
secondaria di primo livello”. Si tratta di un servizio virtuale definito a partire dal caso
studio realizzato per un’azienda italiana significativa in termini di tecnologia e
organizzazione della catena di fornitura in Italia.

La Figura 1 mostra il diagramma di flusso del sistema.
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Figura 1: Diagramma di flusso del sistema

Individuazione e analisi delle variabilita del servizio di ristorazione in appalto

Come detto, un servizio ha caratteristiche molto variabili dato che la sua erogazione dipende
da fattori che vengono concordati tra erogatore e consumatore in modo personalizzato e
sulla base delle esigenze specifiche di quest’ultimo. Tutto cid € maggiormente vero nel caso
dei servizi di mensa scolastica dati in appalto dalle pubbliche amministrazioni, dove le
specifiche dei capitolati dei bandi di gara vengono progettati ad hoc in relazione a diversi
fattori vincolanti e tipici del contesto in cui il servizio € richiesto. Ne consegue che non e
possibile progettare un servizio standard capace di adattarsi e soddisfare tutte le esigenze
potenziali.

Guardando al sistema analizzato, la Tabella 1 presenta una sintesi delle varianti
maggiormente ricorrenti, in ogni fase del ciclo di vita, rappresentative delle tipologie di
capitolato piu comuni nei bandi di gara.
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Tabella 1: Elementi di variabilita del servizio mensa scolastica piu frequentemente riscontrabili e che incidono
sulle valutazioni degli aspetti ambientali

Fase del ciclo di vita | Elementi variabili in funzione del tipo di appalto

Pre-produzione Il menu scolastico e le specifiche su qualita del cibo, provenienza e composizione dei pasti sono definiti
nel capitolato, nel rispetto delle normative di settore. In particolare, sono stabilite le caratteristiche delle
derrate alimentari e sono disponibili i criteri ambientali minimi o indicazioni puntuali circa fattori quali la
percentuale di biologico e/o lotta integrata e I'approvvigionamento da filiera corta/distanza di
approvvigionamento. La scelta di alcuni fornitori quindi, pur essendo a discrezione della ditta
aggiudicataria, € in parte determinata dal luogo del consumo, che diventa noto solo in sede di bando. In
altri termini, una PEF di servizio non pud essere prodotta a priori indipendentemente dal caso reale in cui
essa € applicata.

Allo stesso modo il modello di stoccaggio e di logistica & fortemente dipendente dal sito in cui il servizio
viene erogato. Le sale di ultimo stoccaggio, inoltre, possono essere messe a disposizione dalla stazione
appaltante oppure fornite dalla ditta aggiudicataria.

Produzione In base al bando, la cucina pud essere messa a disposizione dalla stazione appaltante oppure essere di
proprieta della ditta aggiudicataria, pertanto la dotazione impiantistica non sempre & sotto il controllo
aziendale. Questo significa che accedere ai dati di consumi energetici e di acqua, attrezzature e struttura
non & sempre possibile.

Distribuzione La distribuzione del pasto, veicolato e non (per pasto veicolato si intende quello preparato in cucine centrali
e poi trasportato al refettorio), dipende da dove effettivamente si trovano le scuole ed & un dato vincolante.
La distanza dal centro di produzione del pasto al refettorio varia da gara a gara, in base alle esigenze
della stazione appaltante (vi sono, ad esempio, casi di cucine scolastiche che servono piu plessi limitrofi).
Inoltre le normative igienico- sanitarie determinano i tempi massimi tra il momento della cottura e il
momento della somministrazione nel caso dei pasti veicolati, oltre che le modalita di trasporto consentite
(tipologie di contenitori € temperature di conservazione del pasto). Alcuni alimenti freschi devono essere
consegnati giornalmente ed entro un orario fissato.

Tutto cio influenza fortemente il modello di distribuzione.

Uso La composizione del kit per il consumo del pasto & determinata dal capitolato, ad esempio: piatti, bicchieri
e posate usa e getta (biodegradabili/compostabili) oppure lavabili; richiesta eventuale di distribuzione di
acqua sanificata spillata in loco.

Fine vita La gestione del fine vita & a carico della stazione appaltante. In alcuni bandi sono fornite raccomandazioni
che favoriscono e incentivano la raccolta differenziata e la riduzione agli sprechi.

Tenendo conto di quanto evidenziato, nei paragrafi seguenti si intende analizzare alcuni
aspetti peculiari del caso di studio, che sono emersi al momento di applicare le linee guida
della PEF.

3.3. Hotspot ambientali del servizio di ristorazione

Sulla base dello studio PEF di screening e guardando al totale degli impatti normalizzati,
emerge che la pre-produzione contribuisce per il 75% e, a seguire, la produzione per il 21%.
In particolare, in pre-produzione i processi maggiormente responsabili sono quelli relativi
alla produzione del cibo (la fase agricola). Di poco rilievo, invece, appaiono i contributi dati
dall'imballaggio del prodotto, dai processi di trasformazione considerati (surgelazione) e dal
trasporto finale. In produzione i contributi sono dati in primo luogo dalle attrezzature della
cucina e, a seguire, dai consumi energetici. Per quanto concerne le fasi di distribuzione dei
pasti, di uso e consumo e di fine vita, i contributi risultano trascurabili.
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4. Aspetti critici legati alla variabilita del servizio

Questo paragrafo pone l'attenzione alle implicazioni in ambito PEF del passaggio dal
concetto di ‘prodotto rappresentativo’ a quello di ‘servizio rappresentativo’, supportando la
discussione con l'esperienza del caso di studio sviluppato con particolare riferimento a
guanto evidenziato nella Tabella 1.

4.1. | processi sotto il controllo aziendale e i dati obbligatori

Seguendo un approccio guidato dalla materialita, la Data Needs Matrix della PEFCR
Guidance — Versione 6.3 stabilisce quale qualita dei dati sia necessaria per la produzione
dellinventario mettendo in correlazione due aspetti: il grado di controllo dell'impresa sui
processi e la rilevanza ambientali degli stessi.

| processi che contribuiscono maggiormente all'impatto ambientale di un prodotto (o
servizio) dovranno essere analizzati usando dati di maggiore qualita, indipendentemente da
guale sia il punto del ciclo di vita in cui si trovano. Allo stesso tempo, pero, nello stilare
guesta lista, si deve tener conto sia della effettiva possibilita di accedere ai dati sia dello
sforzo e delle risorse richieste per raccoglierli.

Nel caso della ristorazione collettiva in appalto, la definizione della lista dei dati primari
obbligatori € critica in quanto e difficile prevedere esattamente come sara il servizio
richiesto, quindi le esatte modalita di erogazione (tipologia di processi e livello di controllo
interno) e il tipo di modello organizzativo (per esempio, ricorso ad appalti a terzi per alcune
parti del servizio). Perché I'utilizzo sia ampio, la PEFCR deve tener conto del maggior
numero di varianti possibili e la richiesta di dati obbligatori deve essere sufficiente per
caratterizzare il servizio analizzato. Inoltre, il numero di processi per cui sono obbligatori dati
primari deve essere ristretto al solo insieme di quelli comuni a tutte le variabili considerate
e che sono ragionevolmente accessibili, per non escludere aziende che, a causa delle

caratteristiche del servizio che offrono, non hanno accesso a tali dati.

La PEFCR del caso studio, ad esempio, ha definito come obbligatori i dati relativi alle
tipologie e quantita di alimenti, sia perché I'acquisto delle materie prime é sotto il controllo
aziendale, sia perché risulta la fase con i contributi d’impatto maggiori. Per tutti gli altri
processi sono stati forniti dati di default, da utilizzare qualora I'azienda non acceda ai dati
primari. Se da un lato tale soluzione rende accessibile la PEF a un vasto numero di aziende,
dall’altro la possibilita di utilizzare numerosi dati di default puo portare a un allineamento dei
risultati di PEF diverse e/o a disincentivare la ricerca di dati primari, soprattutto nel caso in
cui il loro utilizzo sia penalizzante dal punto di vista dei risultati.

4.1La confrontabilita

Le PEFCR nascono con l'obiettivo di favorire la confrontabilita di prodotti/servizi e poter
quindi individuare quelli con prestazioni migliori, a parita di funzione. Tuttavia, come
anticipato, il servizio presenta sia aspetti tecnici comuni indipendenti dalle scelte del
soggetto erogatore (ad esempio I'apporto nutritivo degli alimenti), sia aspetti gestionali
fortemente variabili e specifici, che non garantiscono un confronto equo (ad esempio la
presenza di una cucina centralizzata invece di una cucina inserita nel plesso scolastico,
nonché di proprietda o meno dell’azienda aggiudicatrice; la gestione di un magazzino
centralizzato invece della fornitura diretta) e che sono propri o del modello di business
dell’organizzazione che eroga il servizio o dello specifico bando di gara. Pertanto, in linea
anche con quanto definito per I'Organisation EF, la confrontabilita non sembrerebbe né
possibile né auspicabile, quando relativa al confronto tra due servizi. Una maggiore
confrontabilita si potrebbe ottenere eventualmente solo attraverso una maggiore granularita
del campo di applicazione della PEFCR, con la definizione di classi di servizi, ad esempio
creando benchmark differenziati per ogni ordine scolastico (ad esempio nido, materne,
scuole elementari, scuole medie), oppure considerando altri elementi organizzativi (ad
esempio la cucina centralizzata o la cucina nel plesso scolastico).
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Un esempio di questo approccio e offerto dalla PCR (Product Category Rules) sviluppata
dall'International EPD® System per il settore dei servizi di pulizia la quale supporta la
comparabilita di servizi allinterno di cluster rappresentati, ad esempio, dalla tipologia di
edifici in cui viene erogato il servizio (dimensione e stato).

4.2. Le azioni di miglioramento

In linea con altri studi PEF, i risultati di questo lavoro indicano che le azioni piu efficaci di
miglioramento interessano fasi e processi spesso non sotto il diretto controllo aziendale.
Esemplificativo € il caso dellimpatto nella fase di produzione del cibo, per il quale un
intervento migliorativo, anche di piccola entita, comporterebbe una diminuzione consistente
dellimpronta complessiva del servizio. L'intervento si potrebbe realizzare tramite la
definizione di un menu con alimenti che, a parita di valore nutrizionale, hanno un ridotto
impatto ambientale. Tali scelte, tuttavia, non sono in capo al soggetto che eroga il servizio,
il quale puo invece intervenire nel processo di selezione dei fornitori nel rispetto delle
caratteristiche definite dal capitolato.

Nella fase di produzione opportunita di miglioramento riguardano, ad esempio, la riduzione
dei consumi elettrici e termici nelle cucine, ma tali interventi sono fortemente connessi con
il grado di controllo che il soggetto erogatore ha sulla gestione delle strutture di produzione
(di proprieta/in concessione d’uso).

Anche per le fasi di distribuzione e di uso, sebbene contribuiscano in modo trascurabile
all'impronta ambientale dell’intero ciclo di vita, & possibile adottare strategie migliorative. In
particolare, nella fase di uso, che generalmente non € sotto il diretto controllo del soggetto
che eroga il servizio, azioni di sensibilizzazione volte a ridurre la quantita di scarti prodotti
durante il pasto consentirebbero di ottimizzare non solo la gestione del fine vita ma anche,
almeno in parte, 'acquisto delle materie prime, riducendo pertanto la relativa impronta
ambientale.

A livello sistemico, considerata la presenza di diversi soggetti pubblici e privati coinvolti nella
definizione e costruzione degli elementi del servizio, sarebbe proficuo avviare percorsi di
collaborazione e confronto tra i diversi attori al fine di attivare quei fattori abilitanti necessari
per un miglioramento ambientale.

5. Conclusioni

L’utilizzo della PEF ha interessato fino ad oggi diverse categorie di prodotto, tutte relative a
casi di beni di consumo materiali. In questo studio sono state presentate alcune
considerazioni in merito all’applicabilita di tale metodo a un servizio.

La PEF nasce con I'obiettivo di uniformare I'analisi ambientale di diversi soggetti operanti in
uno stesso settore e permetterne il confronto, stimolando I'individuazione di strategie di
miglioramento. Per fare questo, lo sviluppo delle PEFCR deve trovare il giusto bilanciamento
tra i dati obbligatori e quelli di default, supportando cioé un’analisi che dia risultati specifici,
senza richiedere sforzi eccessivi nella raccolta dati, fattore che disincentiverebbe lo sviluppo
dell’analisi stessa.

Nel caso dei servizi questo bilanciamento risulta particolarmente sfidante a causa della
variabilita e complessita in tutte le fasi del loro ciclo di vita. Anche il tema della confrontabilita
tra servizi che devono rispondere ad esigenze di bando diverse, e si realizzano quindi
attraverso sistemi diversi, richiede una riflessione. Nonostante queste difficolta, il metodo
PEF si € rivelato un ottimo strumento di gestione ambientale, capace di orientare le decisioni
aziendali verso 'individuazione di piani di miglioramento nelle aree sotto il proprio controllo,
anche se, in termini di risultati PEF, meno rilevanti.
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In merito al servizio di ristorazione scolastica, lo sviluppo di ulteriori casi studio potrebbe
apportare benefici in termini di affinamento dei dati di default e del loro bilanciamento con
quelli primari obbligatori.

In generale I'applicabilita della PEF ad un servizio andrebbe ulteriormente indagata alla luce
di cio che lo caratterizza rispetto a un prodotto. Il tema risulta particolarmente attuale se si
guarda ai cambiamenti in corso nel mondo della produzione e consumo. Stiamo assistendo,
infatti, ad una transizione dal concetto di prodotto a quello di PSS — Product Service System
— per cui il mondo dei beni si sta sempre piu orientando a offrire caratteristiche tipiche dei
servizi quali: flessibilita, modularita, progettazione su misura e “just in time”, oltre ad attuare
nuovi sistemi di distribuzione e vendita (ad esempio I'utilizzo di piattaforme digitali).
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Abstract

The disposal of olive mill wastewater is one of the main environmental problems of olive oil production. The
interest in the recovery of olive mill wastewater has increased in recent years, as their purification from
potentially harmful molecules, such as phenolic compounds. The aim of this work was to study the sustainable
recoveries of phenolic compounds from olive mill wastewater, through an integrated Life Cycle Assessment
and Eco-Care Matrix evaluation. The assessment was carried out on two recoveries: the first one is a chemical
approach with the use of gold nanoparticles while the second one is a biological approach by using the laccase
enzyme. From the combined analysis, results that the chemical methodology appears more sustainable than
the biological one in the economic, human health and environmental areas.

1. Introduction

The worldwide olive oil production is around 3 million of tons/yr. The main producer is Spain,
followed by Italy, Greece and Tunisia. In 2017/2018 the Italian production was particularly
important, especially in the Southern regions. In Puglia 2 million tons (+ 98%) have been
exceeded. Also, in Sicily, Calabria e Abruzzo has returned to precedent levels. In Central
Italy, especially in Tuscany and Umbria the trees growth has been particularly limited
because the summer drought affected all the phases vegetative. In Lazio (+ 68%) and
Marche (+ 239%), on the other hand, production volumes were abundant (ISMEA, 2018).
High quality productions, or protected geographical indication, require the use of a specific
variety of olives and “traditional” production techniques. The first step is the olive harvest,
preferably handmade and at the right ripening stage. After that, a single machine provides
to washing and defoliation. Olives are then sent to the grinding step where a millstone works
the drupes for 30-40 minutes. In this step is reached the right milling level, larger droplets of
oil with the typical oil flavour. The following extraction step involves the use of hydraulic
presses. This technique allows to maintain a low temperature. The products of this step are
olive pomace (40%) and oily must (60%). Oily must is centrifuged, allowing the separation
of the oil from Olive Mill Wastewater (OMWW). By using this technology system, the OMWW
achieved the 42% (w/w) of the initial amount of olives used in the oil production process
(Chiacchierini et al., 2007; Chiacchierini et al., 2004). The OMWW includes high nutrient
content (e.g. nitrogen, phosphorus, potassium, and magnesium) and no evidence of heavy
metal concentration. In the Mediterranean area, the disposal of OMWW is one of the main
environmental problems of olive oil production. The interest in the recovery of OMWW has
increased in recent years; examples include the production of biofuel from the OMWW, as
well as the purification of the OMWW from potentially harmful molecules. Among all the
substances present in olive mill wastewater there are Phenolic Compounds in high
concentrations, in the range between 5 and 25 g/L (McNamara et al., 2008). The extraction
of polyphenols from the OMWW is a great way to recover the PC and re-use them for
different applications. The recovery on these compounds is very interesting because of their
excellent characteristics, which make them usable in different sectors: cosmetic, food and
pharmaceutical.

The aim of this work was to study the sustainable recoveries of phenolic compounds from
olive mill wastewater, through an integrated Life Cycle Assessment (LCA) and Eco-Care
Matrix evaluation.
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The assessment was carried out on two recoveries: the first one is a chemical approach with
the use of gold nanopatrticles while the second one is a biological approach by using the
laccase enzyme.

LCA is a procedure for evaluating the environmental effects/impacts of each stage of a
product or a service over the entire productive cycle (from raw material extraction through
materials processing, manufacture, distribution, use, repair and maintenance, and disposal
or recycling). The mechanism purposes to improve recycling process and integrate the
phases in the life cycle of a product, from production and consumption to waste
management and secondary raw materials market, such as plastics, food waste, critical raw
materials, construction and demolition, biomass and bio-based products. LCA is based on
the analysis and determination of quantitative variables associated with products, systems
and services processed by mathematical equations, composed by data that describe the life
cycle. This methodology permits to quantify the energy and materials used (input) and the
output and waste released in the environment in order to evaluate tangible opportunities to
reduce the environmental negative impacts (Johnson et al., 2013). The study through the
LCA method, allows to compare the production of goods by analysing the amount of first
raw materials requests or the amount of CO2 emissions (Hertwich, 2005). Currently,
requests from market have changed, consumers no longer ask for products or services, but
also evaluate the environmental impacts. One of the areas in which this greater sensitivity
to environmental impacts is most emphasized is in the food sector, where the waste
produced are closely related to the growing food demand in perspective of world population
increase (Notarnicola et al., 2017).

2. Methodologies of Sustainability Evaluation

In this paper the sustainability of the proposed methods, to recovery phenolic compounds
from OMWW, was assessed through an integrated evaluation of the Life Cycle Assessment
and the Eco-Care Matrix tools.

2.1. Life Cycle Assessment

The LCA methodology consists of three stages: Goal and Scope definition, Life Cycle
Inventory, Life Cycle Impact Assessment. Moreover, an extra-stage was usually added the
Life Cycle Costing (Rapa et al., 2019; Vinci et al., 2019). In detail below:

e Goal and Scope definition: It's the first phase, necessary to clearly defining the goal and
scope of the research. This stage also includes the selection of a functional unit, the
intended application and audience.

e Life Cycle Inventory (LCI): the second stage of the LCA, regarding the collection of data
and information, analysis and validation of data, by defining and studying the exact amount
of input and output derived from the system studied. The results are based on the historical
records obtained from the experiments object of this research study.

elLife Cycle Impact Assessment (LCIA): In this phase, the environmental effects are
guantified as consequences of physical interaction between the production system studied
and the environment. The impact categories have been chosen in accordance with the
characterization model implemented in the software. In this study “Simapro 8.5” was used
for the calculation of specified environmental indexes, by mathematical processing of data
describing the life cycle. LCIA provides the information to interpret the environmental
significance of the methods comparison.
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e Life Cycle Costing (LCC): is an extra-LCA evaluation method that determines the overall
cost of products and services, considering its entire life cycle (International Standard
Organization, 2006). The analysis permits to determine the cost drivers and understand the
potential cost savings that can be applied in a system thanks to innovations of materials,
processes or products, especially if different alternatives are compared and the cost-
effective option can be derived. In the LCC definition methodology, the overall cost is
considered with the aim of assisting the decision makers in the choices regarding
modification of some variables in the Life Cycle of specific products or services, for
determining the most cost-efficiency and competitive solutions for the production process.

2.2. Eco-Care Matrix

The Eco-Care-Matrix (ECM) is a tool that is applied in Portfolio Management Process (PMP)
to support product portfolio decisions, as well as in research & development process (R&D)
to help with product design selection (Huppes, Ishikawa, 2007). Only in recent years the
ECM has been applied in the environmental portfolio for product life cycle management, in
order to graphically visualize the eco-efficiency of models in a system of x and y axis, where
are represented the economic benefits and the environmental benefits respectively. In fact,
the matrix is composed by variables derived from LCC and LCA calculations; in this model,
the zero point is represented by the traditional system using traditional technology, while the
innovative system is located in the matrix according to the environmental benefits in terms
of output reduction and economics benefit for consumers in terms of health performances.
If the point falls in the positive-positive quadrant, the system is sustainable while in other
guadrants the system is not sustainable. The application of ECM (Figure 1) is useful for
understanding the convenience of products and services development that contribute in a
reduction of environmental and economic costs. Furthermore, the application as well as the
interpretation of the results is consistent only if the definitions of limits, data sources and
assumption is the same used for the LCC and the LCIA study.

Not

. ) Sustainable
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T ! 1
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Figure 1: Eco-Care Matrix

3. Sustainability Evaluation

In this paper the sustainably of recovery approaches of phenolic compounds from OMWW
was evaluated. The study was carried out on two recovery approaches, the first one is a
chemical approach (Ciano et al., 2018) with the use of gold nanoparticles while the second
one is a biological approach by using the laccase enzyme (Dias et al.,2004; Justino et al.,
2010). In the first step of the evaluation an LCA was carried out. Furthermore, the Eco-Care
Matrix, an innovative application of LCA result, was applied (Vinci et al., 2019).
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3.1. LCA

Goal and Scope definition: for the evaluation of the two recovery approaches an aliquot of
10 mL of OMWW was considered as functional unity. The aim of this assessment is to
highlight the most sustainable methodology to recovery phenolic compounds from OMWW.

Life Cycle Inventory: the inventory of the nanoparticles and laccase-based recovery was
reported in Table 1.

Life Cycle Impact Assessment (LCIA): starting from the data collected in the inventory phase
the impact assessment was carried out by using the ReCiPe 2016 method of the Simapro
8.5 software. Several impact categories have been evaluated for the two recoveries; these
categories are divided for the effect on human health (express in DALY), environment
(express in species/year) and economic resources (express in USD). The categories chosen
were reported in Table 2, such as the impact assessment results and the percentage
differences of the two recoveries.

Table 1: Life Cycle Inventory

Nanoparticles Laccase
Materials 12 mg of NPs 15 mg of laccase
Energy 0.001 kWh 13.944 kWh
Instrumentation Spinner Spinner, Heated bath
Time 2h 170 h
Costs 98¢€ 128 €
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Table 2: Life Cycle Impact Assessment ("not significant differences)

Impact Categories Unity Nanoparticles Laccase Delta

Global warming, Human health DALY 9,52E-07 8,68E-05 1,10
Stratospheric ozone depletion DALY 2,59E-10 1,94E-09 13,31
lonizing radiation DALY 1,51E-10 5,36E-09 2,83
Ozone formation, Human health DALY 7,30E-10 1,88E-10 25,77
Fine particulate matter formation DALY 1,99E-07 2,50E-06 6,34
Human carcinogenic toxicity” DALY 2,11E-05 4,65E-08 0,22
Human non-carcinogenic toxicity” DALY 1,16E-03 1,20E-06 0,10
Water consumption, Human health’ DALY 7,65E-09 8,39E-05 0,01
Global warming, Terrestrial ecosystems splyr 1,90E-09 1,74E-07 1,10
Global warming, Freshwater ecosystems splyr 5,19E-14 4,74E-12 1,10
Ozone formation, Terrestrial ecosystems splyr 1,05E-10 4,30E-11 40,88
Terrestrial acidification splyr 1,32E-10 2,70E-09 4,90
Freshwater eutrophication’ splyr 1,69E-09 2,40E-13 0,01
Marine eutrophication splyr 6,43E-14 2,00E-14 31,15
Terrestrial ecotoxicity splyr 6,50E-12 1,20E-11 54,08
Freshwater ecotoxicity’ splyr 3,18E-10 3,32E-13 0,10

Marine ecotoxicity” splyr 6,32E-07 5,62E-10 0,09
Land use splyr 1,01E-10 3,99E-11 39,48

Water consumption, Terrestrial ecosystem’ splyr 4,65E-11 5,10E-07 0,01
Water consumption, Aquatic ecosystems’ splyr 2,08E-15 2,28E-11 0,01
Mineral resource scarcity usD 4,82E-03 4,47E-04 9,26

Fossil resource scarcity usb 6,91E-03 6,49E-01 1,06

The different impacts of the methodologies can be summarised for the three impact areas:
human health, ecosystem and resources. Based on these results, shown in Figure 2, is
possible to point out that the two methodologies explored had different impact in the three
sectors. Therefore, it is not possible to identify the most sustainable recovery methodology
by this way.
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Figure 2: LCIA results in the three impact areas

Life Cycle Costing: the costing evaluation was also carried out. The cost of OMWW disposal,
nanoparticles-based phenolic compounds removal and Laccase-based one were analysed.
As reported in Table 3, the disposal is the cheaper solution but the most impacting one.
Chemical and biological treatments require high economic resources but led to a minor
impact to remove phenolic compounds from OMWW. The material costs are referred to
Merck KGaA website, the energy from Italian energy market (FO = 0,06243 €/kWh) and staff
to the average hourly pay of an Italian university collaboration fellowship (9.45 €/h)

Table 3: Costs comparison: disposal, chemical and biological treatments

Cost (€) Disposal Nanoparticles Laccase

Material 252 9.79 1.19

Energy 0.00 0.01 0.86
Staff 0.00 18.00 280.00
Total 2.52 27.8 282.05

3.2. Eco-Care Matrix

The Eco-Care Matrix tool was herein applied to the all LCA results. At first, the impact
categories with no significant differences (Tab. 2) have been excluded from the calculation.
Therefore, the impact calculated for the environmental and human health areas have been
summed up and mediated. At the end, the two recovery methodologies have been compared
in the ECM (Figure 3). From LCA results the Laccase recovery appears less sustainable
than the nanoparticles one, so this recovery was chosen as central point.

The nanoparticles recovery point falls in the positive-positive quadrant, consequentially this
recovery can be considered more sustainable of the Laccase one.
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Figure 3: ECM of Nanopatrticles and Laccase recovery comparison

4. Conclusions

The disposal of OMWW is one of the main environmental problems of olive oil production.
The interest in the recovery of OMWW has increased in recent years, as the purification of
the OMWW from potentially harmful molecules. The recovery of phenolic compounds,
present in high concentrations in OMWW, is very interesting because of their excellent
characteristics, which make them usable in different sectors: cosmetic, food and
pharmaceutical. This paper studied the sustainability of the phenolic compounds recovery
from olive mill wastewater, through an integrated Life Cycle Assessment (LCA) and Eco-
Care Matrix (ECM) evaluation. The evaluation was carried out on two recovery approaches,
the use of gold nanoparticles (chemical approach) and the use of the laccase enzyme
(biological approach). From the combined analysis of LCA and EMC results that the usual
disposal is the cheaper way but the most impacting. Moreover, the nanoparticles
methodology appears more sustainable than the laccase one in the economic, human health
and environmental areas.
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Abstract

Il settore delle pavimentazioni stradali contribuisce in modo rilevante alle emissioni di gas serra. L’impiego di
un supermodificante innovativo, a base di plastiche dure riciclate (altrimenti inviate a termovalorizzazione),
additivato all’asfalto permette di allungarne la vita utile, diminuendo i cicli di manutenzione. Questo studio si
pone l'obiettivo di comparare, tramite metodologia LCA, i potenziali impatti del ciclo di vita dell’asfalto
convenzionale, associato allincenerimento delle plastiche, con il ciclo di vita dell'asfalto additivato con il
supermodificante. | risultati mostrano come I'allungamento della vita utile dell’asfalto modificato comporti una
riduzione degli impatti ambientali nella categoria del cambiamento climatico, dove sono evidenziati risparmi
rispetto ai metodi convenzionali di produzione e conseguenti cicli di stesura (posa) e demolizione. Tale
miglioramento si riscontra anche in tutte le altre categorie di impatto ambientale considerate.

1. Introduzione

Un grande impatto in termini emissioni di gas climalteranti a livello europeo proviene dal
settore delle costruzioni stradali (Barandica, 2013) — solo in Europa nel 2015 sono state
prodotte 260 milioni di tonnellate di asfalto (EAPA, 2017) — ma presenta anche ampie
possibilita di mitigazione degli impatti attraverso nuove formulazioni per ottenere materiali
con migliori prestazioni. Tali soluzioni innovative diventano abilitanti alla realizzazione di
strategie orientate all'incremento della vita utile, per favorire una riduzione della frequenza
di manutenzione che determina una diminuzione del carico ambientale quantificabile e
predicibile.

In tale contesto, emerge l'opportunita di implementare criteri di circolarita, attraverso |l
riutilizzo di plastiche al momento non trattate nei canali di riciclo convenzionali dei materiali
polimerici. In particolare, in accordo con “La strategia Europea per la plastica nel’economia
circolare” (EU Commission, 2018), € possibile utilizzare i rifiuti da plastiche altrimenti inviati
a termovalorizzazione, come modificanti per asfalto allo scopo di migliorarne le performance
e quindi la durata.

In un quadro generale dei rifiuti di plastica post-consumo, nonostante la quantita inviata a
riciclo in Europa (e in Italia) aumenti ogni anno (nel 2017 si attesta al 31,1% di quella
raccolta), una buona parte viene comunque conferita in discarica (27,3%) o destinata a
recupero energetico (41,6%) (PlasticsEurope, 2018).

Risulta evidente come una notevole quota di potenziale materia prima seconda vada persa
nel ciclo dei rifiuti. La gerarchia indicata dalla Direttiva sui rifiuti (EU Commission, 2008)
indica come le soluzioni di gestione debbano dare delle priorita: prevenzione, preparazione
per il riutilizzo, riciclo, recupero di altro tipo (per esempio quello energetico) e infine
smaltimento.

Adottando la soluzione sopra descritta, si potrebbero riutilizzare per ogni chilometro di
strada costruita circa 20 tonnellate di rifiuti da plastiche, in questo caso plastiche dure a
base poliolefinica, difficilmente riciclabili.

Tuttavia, la scelta del fine vita € una questione complessa e non € sempre semplice stabilire
la strategia corretta e con il minor impatto (Rigamonti, 2014). Dato un contesto specifico
quindi le opzioni vanno analizzate in modo integrato rispetto al territorio per identificare il
percorso migliore per la gestione dei rifiuti.
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Il presente studio si &€ posto l'obiettivo di valutare in termini comparativi — tramite
metodologia LCA — i potenziali impatti ambientali del ciclo di vita dell’asfalto tal quale e
dell’asfalto additivato con un supermodificante a base di rifiuti di plastiche dure (75% sul
peso totale) e di altre plastiche da rifiuto, includendo quindi il fine vita di queste ultime: nel
primo caso I'incenerimento con recupero energetico, nel secondo caso il riciclo.

L’analisi LCA utilizzata per valutare le pressioni ambientali associate ai sistemi di
pavimentazione stradale puo aiutare anche a livello decisionale e di progetto in un’ottica di
Green Public Procurement (Butt, 2015).

Oltre al calcolo delle emissioni di gas serra, sono state considerate anche altre categorie di
impatto in modo da verificare che la diminuzione degli impatti associati al cambiamento
climatico derivante dall’impiego della soluzione innovativa proposta non comporti un
eventuale spostamento degli impatti verso altri aspetti ambientali.

Il supermodificante considerato nello studio e I'impianto produttivo pilota sono in fase di
sviluppo all'interno del progetto ECOPAVE (POR FESR 2014-2020), percio I'analisi si basa
sui primi dati sperimentali e la valutazione LCA potra essere utilizzata in termini predittivi
per orientare le scelte in questa fase e in quella di applicazione.

2. Materiali e metodi

L’analisi degli impatti ambientali & condotta utilizzando la metodologia LCA, in accordo con
le norme ISO 14040 e 14044 (1SO, 2006), tramite un approccio modulare per poter
analizzare singolarmente le diverse fasi della vita del prodotto.

Definizione dell’obiettivo e campo di applicazione

L’analisi riguarda il contesto italiano, in particolare del Nord Italia, in merito a manutenzione
ordinaria di strade gia esistenti. Lo studio mira a calcolare i potenziali impatti ambientali della
situazione standard, identificata con il ciclo di vita dell’asfalto convenzionale associato alla
termovalorizzazione delle plastiche, e della possibile alternativa, che considera il ciclo di vita
dell'asfalto contenente il supermodificante a base di plastiche riciclate.

2.1. Unita funzionale

L’unita funzionale scelta esprime il servizio fornito dalla strada extraurbana ed & descritta
tramite parametri fisici (lunghezza e larghezza) e un arco temporale di utilizzo. Lo studio e
quindi riferito a un chilometro della larghezza di 15 metri e utilizzata per 20 anni, inclusa di
manutenzione. Per includere la comparazione tra i destini delle plastiche (termo-
valorizzazione/produzione del supermodificante), si € scelto di effettuare quindi una
estensione del sistema che valuti anche il fine vita di una quantita di plastica pari a quella
che nello stesso arco temporale (20 anni) dovrebbe essere utilizzata per la produzione della

relativa quantita di asfalto modificato: 24 tonnellate.
2.2. Confini del sistema

| confini del sistema del ciclo di vita dell’asfalto (chiamato anche conglomerato bituminoso),
sia convenzionale sia modificato, includono le attivita riguardanti il rifornimento e la
trasformazione delle materie prime, i trasporti, la produzione del conglomerato, le operazioni
di costruzione e demolizione della strada nei diversi cicli di manutenzione, come mostrato
in Figura 2.

Nell’approvvigionamento e trasformazione delle materie prime sono considerati I'estrazione
del calcare compatto dalle cave e la sua trasformazione negli aggregati necessari alla
produzione dell'asfalto, a cui si aggiungono gli altri flussi a monte, come I'estrazione del
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petrolio, la raffinazione per ottenere il bitume, la gestione e trattamento del fresato! per
prepararlo al riutilizzo.
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Figura 1: Processi riguardanti la produzione dell’asfalto inclusi nello studio

Il processo di produzione del conglomerato bituminoso avviene in un impianto dedicato che
prevede l'unione di tutte le materie prime per miscelazione, previo essiccamento degli
aggregati e riscaldamento del bitume.

Il sistema prevede anche la produzione del’emulsione bituminosa, una dispersione di
bitume e acqua con aggiunta di emulsionanti spruzzata tra uno strato e l'altro della
pavimentazione per favorire la stabilizzazione e I'adesione.

Il modulo sulla costruzione della strada include tutte le attivita e i consumi dei mezzi d’opera
per la spruzzatura dell’emulsione, la stesura dell’asfalto e la rullatura per comprimerlo.

Analogamente, per la demolizione sono considerate le operazioni di fresatura e la
successiva pulizia della strada con i mezzi adibiti.

La valutazione comprende il trasporto di materie prime e semilavorati secondo la matrice di
trasferimento tra i diversi nodi del sistema funzionale.

Oltre ai processi mostrati in Figura 2, per quanto riguarda I'asfalto convenzionale, € stato
analizzato anche il modulo di incenerimento delle plastiche, con raccolta di queste ultime e
produzione di energia termica ed elettrica tramite termovalorizzazione (Figura 2, schema a
sinistra).

Per I'asfalto modificato si considera il processo di produzione del supermodificante (Figura
2, schema a destra), unito poi ad aggregati e bitume nell'impianto di produzione dell’asfalto.
Tale processo prevede la selezione delle plastiche, il lavaggio, la triturazione, I'aggiunta —
in quantita molto ridotta — di additivi e infine il confezionamento. Anche per questo modulo
sono considerati i trasporti delle diverse materie prime, in particolare le plastiche
provengono da centri di raccolta ubicati nei Comuni limitrofi a dove avviene la
sperimentazione.

1 Fresato: asfalto rimosso dalla strada a seguito della fresatura durante la demolizione e poi riutilizzato nel
processo di produzione dell’asfalto.
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Figura 2: Destini delle plastiche dure a confronto: (a sx) processo convenzionale di termovalorizzazione,
(a dx) riciclo per produzione del supermodificante

2.3. Qualita dei dati, assunzioni e metodo di calcolo degli impatti

| dati utilizzati nella valutazione dei processi principali sono soprattutto dati primari, forniti
dagli sviluppatori del supermodificante, che rappresenta una realta a stretto contatto con la
produzione dei conglomerati bituminosi, in grado di fornire dati tecnici aggiornati e
attendibili. Dove non e stato possibile ottenere dati primari per i processi di background ci si
e riferiti a valori presenti in report di settore (Eurobitume, 2012), alla letteratura scientifica e
ai database disponibili, nello specifico quelli del software GaBi (Thinkstep, 2017).

La trattazione modulare ha interessato anche la composizione stratificata del mando
stradale, che comprende gli strati di usura, binder e base, caratterizzati da composizione
diversa ma realizzati con I'impiego degli stessi moduli del sistema funzionale descritto. | dati
per i diversi strati sono stati analizzati separatamente e poi integrati per la rappresentazione
dell'unita funzionale.

La durata della vita dell’asfalto & connessa alla sua capacita di garantire la funzionalita nel
tempo, percio gli strati presentano differente vita utile, date le diverse caratteristiche
chimico-fisiche: lo strato di base ha la vita utile piu lunga, quello di usura la piu corta.
Nell’arco temporale dei 20 anni considerati, vi sara una diversa frequenza di manutenzione
per i diversi strati, intesa come rifacimento del tratto stradale interessato, che prevede che
siano ripercorsi tutti i processi riportati in Figura 1 e 2 per un numero di volte pari agli
interventi di ripavimentazione (parziale o totale). Per I'asfalto convenzionale si sono
considerate quattro stesure per lo strato di usura, due per quello di binder e una per la base.
Per quanto riguarda l'asfalto modificato, il parametro relativo alla vita utile discende dalle
indicazioni dei primi dati sperimentali sulle performance e sono stati dedotti i seguenti cicli
stesura/manutenzione: due per lo strato di usura, uno per la base e uno per il binder. Tali
performance discendono dai risultati di test, riconosciuti internazionalmente, su campioni di
asfalto secondo le linee guida del’lAASHTO Road Test (Caliendo, 1991).

Le emissioni al camino relative all'impianto di produzione del conglomerato e quelle della
stesura derivano da misure effettuate rispettivamente su un impianto tipo utilizzato come
proxy del sistema e su una situazione standard di posa dell’asfalto.

| dati relativi allimpianto di produzione del supermodificante sono quelli disponibili dalla fase
di progettazione. La produzione degli additivi utilizzati per completare il supermodificante
verra poi inclusa per integrare la valutazione, non essendo al momento disponibili dati
sufficienti poiché ancora in fase di definizione.

Come metodologia per la caratterizzazione degli impatti sono state scelte le
raccomandazioni ILCD/PEF, in modo da includere nella valutazione non solo gli impatti
relativi alle emissioni di gas serra, ma anche quelli delle altre categorie.
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Analisi di inventario

Per ciascun modulo descritto, sono state quantificate le materie prime, i consumi di energia
elettrica, di combustibile e di acqua in ingresso nei diversi processi e i rifiuti prodotti. In
Tabella 1 sono riportate le percentuali delle diverse materie prime utilizzate per la
produzione del conglomerato bituminoso.

Tabella 1: Composizione relativa delle due tipologie di asfalto oggetto dellindagine

Materiale/Tipologia di conglomerato Convenzionale Con supermodificante
Aggregati 95,4% 95,3%
Bitume 4,6% 4,5%
Supermodificante 0% 0,2%

In totale, la quantita utilizzata di conglomerato convenzionale € 16422 t mentre quella del
conglomerato con il supermodificante € 10710 t, quindi quasi il 35% in meno. | trasporti
considerati coprono distanze che variano tra i 20 km (trasporto degli aggregati) e i 200 km
(trasporto del bitume).

3. Risultati e discussione

L'analisi LCA basata sulle prime evidenze sperimentali risultate dai test di laboratorio relativi
a performance e durata del prodotto mostra un potenziale quadro migliorativo in termini di
impatti ambientali nel caso dell’asfalto contenente il supermodificante. Si osserva una
riduzione di circa il 37% rispetto alla categoria del climate change, con una diminuzione di
emissioni di CO2¢q. che coinvolge tutte le fasi del ciclo di vita (Figura 3).

Asfalto convenzionale Asfalto con supermodificante

- 100,0%
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W Materie prime @ Produzione asfalto
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O Demolizione OTermovalorizzazione
OProduzione del supermodificante

Figura 3: Confronto tra le due tipologie di asfalto oggetto dell’analisi in termini di emissioni di CO2 eq.
associati alle diverse fasi del ciclo di vita

Lo studio € ancora in corso ed in fase di aggiornamento sulla base dei dati sperimentali
continuamente forniti durante lo sviluppo e I'ottimizzazione. Lo scopo sara una valutazione
definitiva degli impatti e il modello utilizzato per I'analisi & anch’esso in evoluzione sulla base
delle specifiche opzioni tecnologiche che sono in fase definizione.

| risultati ottenuti dall’analisi dello scenario analizzato mostrano come la soluzione ipotizzata
possa determinare un contributo rilevante per la riduzione degli impatti ambientali rispetto
alla soluzione convenzionale, non solo per la categoria climate change ma anche per tutte
le altre, dove si ottengono riduzioni degli impatti dal 30 al 40%, come riportato in Figura 4.
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Figura 4: Potenziali impatti ambientali relativi per ciascuna categoria d’impatto riferiti all'unita funzionale

Il principale elemento che concorre alla riduzione dei carichi ambientali & imputabile
all'estensione della vita dell’asfalto, che determina una riduzione della frequenza
manutentiva del manto stradale, diminuendo il numero di rimozioni e rifacimenti dei vari
strati del manto stradale, ottenuta grazie all’aggiunta dello specifico supermodificante
considerato nello studio.

Nonostante i crediti ambientali presenti nel caso della termovalorizzazione per la produzione
di energia, gli impatti legati alla produzione di asfalto convenzionale non vengono
compensati e risultano maggiori di quelli dell’asfalto modificato quando si considera l'intero
ciclo di vita delle soluzioni a confronto.

La riduzione degli impatti, nei limiti delle variazioni che caratterizzano risulta in linea con la
riduzione della quantita di conglomerato bituminoso necessario in riferimento all’unita
funzionale, che nel caso dell’asfalto contenente il supermodificante &€ del 35% in meno
rispetto a quella per I'asfalto convenzionale.

4. Conclusioni

Il presente studio valuta il ciclo di vita dell’asfalto analizzando in termini comparativi
produzione/utilizzo/demolizione dell'asfalto convenzionale rispetto a wuna nuova
formulazione contenente un supermodificante a base di plastiche riciclate, progettato per
diminuirne i cicli di manutenzione.

I risultati forniti dallo scenario valutato relativo al sistema funzionale indicano come
'aumento ipotizzato delle performance a seguito dell’aggiunta del supermodificante, in
concomitanza con il riciclo delle plastiche altrimenti inviate a incenerimento, permetta un
considerevole allungamento della vita utile dell’asfalto e di conseguenza una riduzione degli
impatti ambientali.
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La soluzione descritta identifica un caso studio interessante per I'applicazione dei criteri di
circolarita delle plastiche dure in accordo con la strategia europea per le plastiche,
evidenziando come il destino piu sostenibile per questa categoria di polimeri sia quello di
immissione in un ciclo come materia prima seconda. Tale valutazione permette di
sottolineare come, nel contesto considerato, I'analisi del fine vita delle plastiche debba
anche includere eventuali benefici derivati dal loro riutilizzo, come nel caso dell’aumento
della funzionalita dell’asfalto, al netto dei crediti ambientali prodotti dal processo di
termovalorizzazione.

Un ulteriore sviluppo dello studio sara l'analisi comparativa tra l'asfalto realizzato con
supermodificante considerato nel presente studio e quello contenente un modificante
standard a base polimerica.
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Abstract

In Italy the production of hollow glass represents more than 82% of the total glass production and recycled
glass is one of the most important materials, as it allows to obtain great environmental benefits as well as a
reduction in energy consumption. The present paper has carried out an LCA study. The goal of the analysis
has been to analise the environmental performance within the whole life cycle system of the hollow glass
production to identify possible alternative scenario for reducing the environmental impacts, in particular the
global warming potential emissions. The scenario has considered the hypothesis to increase cullet post
consumer use in the current production system from regional supply.

1. Introduction

In Italy the production of hollow glass represents more than 82% of the total glass
production, which is equal to over 5,000,000 t (Assovetro, 2018); commodities from the
hollow glass include bottles, glasses, containers, which are uses in many sectors as the
food, pharmaceutical and cosmetic ones. In the analysis of the Italian hollow glass market,
fig. 1, the trend of production over the years has been constant over time.
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Figure 1: Hollow Glass Production in Italy (t).

Source: Personal elaboration by Author on Feve, 2015 and Assovetro, 2018

To better understand this market, it is necessary to focus attention also on the consumption
of this sector in Italy. Analyzing fig.2, it is possible to highlight how the consumption of hollow
glass, which have shown a slow but significant increase in the decade 2007-2017, increased
hollow glass consumption of 12.70%.
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Figure 2: Historical Series of consumption and recycling of glass packaging in Italy (kt)
Source: Grisan, 2018 and Feve, 2015

With the increasing use of glass, it was necessary to increase the recycling of this material
guaranteeing a reduction in the use of virgin raw materials. It is important to highlight how
over the years the recycling of this material has increased, going from 740 kt in 1998 to
1,769 kt in 2017, which is 72.80% of the glass consumption and over 42% of the hollow
glass production. In Europe, the average recycling rate for glass packaging is steady at 74%.
This figure is in line with Italian performance, but significantly lower than countries such as
Belgium, Switzerland, Finland or Sweden, where this rate is around 95%. Currently, recycled
glass is one of the most important materials, as it allows to obtain great environmental
benefits as well as a reduction in energy consumption. The relevance of container glass
sector, which could increase its importance in replacement of some plastic by single use
together with its environmental impacts, suggests studies and analysis for enhancing the
technical, environmental, economic, performances of this industry.

The present LCA study has been twofold: a) to analyze the environmental performance
within the life cycle system of the hollow glass production from a plant and b) to identify a
possible alternative scenario for reducing the environmental impacts, and the global
warming potential emissions. The scenario has considered the hypothesis to increase cullet
post consumer use from regional supply within the current production system.

2. Materials and Methods

Data and relative documents come from Vetrerie Meridionali (VeMe) S.p.a. plant located in
Castellana Grotte (BA) Italy. This company, which is the object of the LCA study, has been
working in the automatic hollow glass sector for over 40 years. Its annual production is equal
to 130,000 - 140,000 tons with a workforce of 210 units.

An LCA was performed based on current production cycle of the company, concerning the
container glass for beverage and food. Based on the analysis of the worst environmental
performance of the stages within the entire cycle, best practices were applied to improve
the performance. Finally, a comparison of environmental impacts has been made between
the current situation and a better performance based on an increasing rate of cullet from its
regional supply.
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1.1. LCA

The LCA study has been elaborated according to the ISO 14040:2006 and 14044:2018, to
the PCR basic module CPC 37 “glass and glass products and other non-metallic products
n.e.c. v 3.0” (Environdec, 2018). Software used is GaBi thinkstep AG version 8.7.0.18
ecoinvent integrated 3.3 database. All the data used in the present analysis are “primary
data” or “site specific data” that are data collected within the production plant where the
specific product processes are performed and data from other parts of the cycle of life
brought back to the specific product system under examination, for example materials or
electricity supplied by a contractual supplier who is able to provide data for the services
actually delivered. No allocations or parameterizations have been made.

The functional unit was identified in 1 kg of finished hollow glass. The energy data used
refers to the domestic energy mix. The method used to assess the environmental impact is
the latest available version of CML 2001 (January 2016 version).

2.1.2. Life cycle impact assessment

The calculated impact categories are as follows:

» Greenhouse gas emissions (expressed as the sum of global warming potential, GWP, 100
years), in carbon dioxide equivalents (COy).

» Emission of acidifying gases (expressed as the sum of the acidification potential, AP) in
sulfur dioxide (SO2) equivalent.

» Gas emissions that contribute to the creation of tropospheric ozone (expressed as the sum
of potential ozonation, POCP), in C2Ha4 (ethylene) equivalent.

* Emission of substances in water that contribute to the reduction of oxygen (expressed as
a sum of potential eutrophication, EP), in phosphate (PO4) equivalent.

* Abiotic depletion potential is calculated and displayed as two separate indicators. The first
is Abiotic Depletion Potential — Elements (ADP-Elements), which includes all non-renewable
material resources, in kg Sb equivalent.

» The second is Abiotic Depletion Potential — Fossil fuels, (ADP-fossil fuels) including all
fossil resources, in MJ (net calorific value).

» Water depletion (WD), which is equal to water use (only water input flows are considered),
in m3,

2. LCA inventory

2.1. System boundaries

The analysis concerns the “from cradle to grave” methodology, excluding the final
consumption phase are divided into three phases called UPSTREAM, CORE and
DOWNSTREAM. The system boundaries are those identified by the CPC 37 PCR and by
other typologies of studies (Vinci et al, 2019; Auer et al, 2017; Avery, et al. 2017).
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Figure 3: The life cycle stage

2.2. Inventory

It was decided to carry out a cut-off of 1% in relation to the masses of incoming and outgoing
flows (raw materials, primary packaging, waste products and substances for maintenance
and treatment). It was also verified that the flows excluded for cut-off participated in less
than 1% of the environmental impacts calculated as required in the reference PCR.

Table 2 shows data concerning the waste generated during the core, upstream and
downstream phases. The most important waste categories are emulsions, steel and iron
waste: these two categories together represent more than 40% of the total amount of
produced waste. Among the categories identified, another important consideration is

road

—_ transport
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glass recovered
from separate
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use
—» phase
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characterised by rainwater, representing 10% of the total waste produced.

Table 1: Quantity of the main raw material used per year and their percentage

Raw material kg %
Cullet 57,536,013.11 32
Sands 60,479,030.70 34
Soda 20,813,685.60 12
Calcium carbonate 14,747,711.18 8
Dolomite 10,198,933.70 6
Yellow sands 15,289,920.50 8
Total 179,773,043 100
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Table 2:. The main categories of waste

Waste kg %
Emulsions 120,700 21%
Iron and Steel 119,441 21%
Plastic 81,421 14%
Rainwater 58,400 10%
Others 201,948 35%
Total 581,910 100%

2.3. Transport carriers

The other data entered in the process flow concerns: transport of raw material (sand and
soda) on a ship transport packaging, energy carriers used in the production process, finished
product, transport of waste to landfills, finished product transport to customer companies,
raw material transport. The transport values are the following: ship transport: 1.610 ton/km;
road transport: 0.047 tons/km; Packaging transport: 0.001 ton/km; Waste transport value to
landfill: 0.00104 ton/km; Finished product transport to the customer companies: 0.00007
ton/km. The waste transported to the landfill are of two types: those deriving from the
production process and those extrapolated by the EUROSTAT data in which the data of
glass taken to landfill and not recovered has a value equal to 23.1%.

The data related to diesel consumption comes from the meter placed at the service of the
supply tank. The data measured by the meter is expressed in liters; the conversion factor
defined by ENEA with reference to Legislative Decree 102/2014 and equal to 0.833 kg / liter
was used for the conversion into kg.

2.4. The life cycle stage

The main process includes the three main phases, UPSTREAM, CORE and
DOWNSTREAM. The CORE input and output flows are the VeMe materials (raw material
and primary packaging material) and the hollow finished glass respectively.

UPSTREAM PHASE

The UPSTREAM phase includes the procurement of raw materials and material for the
primary packaging, all contributing to making up the material entering the production process
inserted in the CORE phase.

CORE PHASE

The CORE phase includes the consumption of energy carriers (electricity, natural gas and
diesel) according to the domestic energy mix, the consumption of substances for
maintenance and treatments, the transport of the incoming raw material the waste produced
for recovery and the waste produced. sent to the landfill.

DOWNSTREAM PHASE

The DOWNSTREAM phase includes the transport of the finished product to the customer
companies and the recycling and unloading phase of the glass, following its use, once
thrown into the recycling bins or into undifferentiated bins, the percentage used to calculate
the value of waste-recycled glass.
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3. Results and Discussion

Figure 4 shows the results of the environmental performance splitting the main
environmental indicators between PRE phase and POST phase. PRE phase refers to the
LCA of the whole current production process; POST phase refers to the scenario with the
increasing of 50% of cullet post consumer from regional supply. This means that from
57,536,013,11 kg (as reported in table 1) of cullet current used in the production activity it
has gone to 115,072,027,40 equal to 64% of the total of raw materials.The other raw
materials have been reduced in proportion with the average composition of the raw material
used by the company. From techonological point of view this scenario is plausible given that
the furnace can be fed with more than 70 % of cullet (personal communication by the plant
manager of the VeMe company). This hypothesys is valid considering that are over 84,000
t of post- consumer cullet is available in the Apulia region from the separate collection. This
is equal to 21 kg/per person of cullet yearly collected in this region.

For the GWP environmental indicator, the greater weight of the impact is represented almost
equally using energy vectors (CORE phase) and by the supply of the raw material calcium
carbonate (UPSTREAM phase), followed by the supply of soda always relative to the
UPSTREAM phase.

These results can be useful for a pre-revamping analysis to implement some technological
innovations. As above underlined, on the basis on our hypothesis (increasing share of cullet
to more than 60%), the environmental impacts have been calculated for comparison with
the current data.
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Figure 4: LCA comparison between scenario PRE (current production system) and POST (scenario with the
increasing of 50% of cullet post consumer from regional supply)
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It emerges a GWP reduction, due to a decrease of raw materials and road transport and to
the energy requirements for glass melting (Blengini et al, 2012), above all in the upstream
and core phases, as figure 4 shows. The results related to energy savings are in line with
other studies, which illustrated that every 10% replacement of the sand mixture, soda and
some oxides with glass cullet saves 2.5% of the energy needed for the chemical
transformation that takes place in the melting furnace (Gallego-Schmid et. al, 2018; Vellini
et al, 2009).

It must be stressed as the improvement of the separated collection rate can useful affect the
regional supply of the glass cullet. So, the challenge will be to implement the circular
economy cluster at regional or provincial level, where the urban waste become the inputs of
the production cycles.

4. Conclusions

The carried-out analyses show that the use of glass cullet instead of raw materials ehances
the main environmental performance indicators, above all if cullet is recovered in the
regional territory. Furthermore, the reduced use of soda (sodium carbonate), calcium
carbonate and dolomite (calcium carbonate and magnesium) thanks to the proportional
increasing of the cullets materials saves the amount of “indirect” energy required for
preparation of the vitrifiable mixture. Other important aspect is related to reduction of the
transport of raw material (sand and soda) by the ship. The advantage of the cullet from
regional supply reduces dramatically the ratio tons/km with important benefits on the
environment. The main disadvantage of cullet procurement is the associated with the quality
of the product. It is important to select cullet without contamination avoiding glass from solar
panels or flat glass because if not removed could affect negatively the batch stream.
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Abstract

The carbon emissions of the Italian LCA Network congress were monitored for the first time in 2017, in Siena,
to highlight environmental impacts generated by the conference, underscore main hotspots, valorize best
practices implemented and propose new ones to be implemented. For the second year, the experiment was
replicated for the conference held in Messina to compare results and test if the model could be suitable for
every future event. Outcomes highlight similar hotspots that cannot be easily managed by the organizing
committees, but mainly depends by participant choices. In order to face these impacts, the proposal concerns
the activation of offsetting systems to compensate emissions, while promoting project aimed at social
engagement.

1. Introduzione

The interest in environmental impact information/communication of events is increasing
during last years, as stated by Scrucca et al. (2016), with an advance in demand of “greener
events”. The scientific literature on this issue is mainly focused on turism and sport events
(e.g. Shani and Arad, 2014, Puig et al., 2017; Collins et al., 2009) and concerts (BFF, 2007;
Connolly et al., 2016). Concerning scientific congresses, Spinellis and Luoridas (2013)
calculated the average emissions due to presentations in international congresses, in the
period 2010-2013, while Desiere et al. (2016) performed the CF of 14th European
Association of Agro-Economists Congress. Finally, Toniolo et al., (2017) purposed a
literature review of main sustainability assessment of events, highlighting the importance of
the Life Cycle Assessment (LCA) framework to assess the potential environmental impacts.

The Italian LCA Network, besides other acivities, organizes an annual national congress, to
share latest research, experiences and knowledge in the LCA field. Being the LCA method
one of most important and used framework to evaluate environmental implications
associated to products/services/activities, in 2017 a monitoring process started to highlight
environmental impacts generated by the organization/attendance at the annual congress,
held in Siena (Neri et al., 2017). The aim of the first study was to underscore main hotspots,
valorize best practices implemented and propose new ones to be implemented, drafting a
monitoring model and enphasizing the awareness of partecipants/organizers that daily work
on environmental issues. Last year (i.e. 2018) the congress has been held in Messina and
the experiment has been replicated, to confirm if the calculation model could work for all
future events and if the identified hotspots and best practices would be the same of Siena.
A comparison between the Carbon Footprint (CF) of the two last congresses has been
performed to improve the monitoring approach and to suggest mitigation/compensation
solutions.

2. Material and methods

The LCA method has been applied in order to assess the Carbon Footprint (CF) of the Italian
LCA Network Conference 2018 (11" and 12" June 2018). Then, the results obtained are
compared to the first CF calculation for the LCA Network Conference, held at the University
of Siena (Siena, Italy) in 2017, by updating the results of the ex-ante analysis provided by
Neri et al. (2017).
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The scope is to highlight the main hotspots related to all activities involved in the
conferences as well as providing best practices to allow the reduction of greenhouse gas
(GHG) emissions among future Italian LCA Network Conferences.

The LCA is a standardised method (ISO, 2006a; I1ISO, 2006b) that allows assessing the
potential environmental impacts of a product, process or service throughout its whole life
cycle, from raw material extraction and processing, through manufacturing, transport, use,
reuse, recycling and final disposal (Guinée, 2002).

The functional unit selected for carrying out the study is “one participant to the Italian LCA
Network Conference 2018” while the reference flow is related to the whole number of
partecipants who attended the conference (89 participants). The system boundaries refer to
all activities involved in the conferences:

e transport activities (with round trip) of the partecipants (by flight, train, bus, car or ship);

e amount of food, beverages and dishes consumed during the conference’ coffee breaks,
lunches and gala dinner, and their transportation from the place of origin (one-way trip);

e overnight stay of participants;

e all activities related to the conference venue (e.g. electricity consumption due to the use
of computers and projectors, coffee machine and water dispensers, as well as the water and
paper consumption in the toilets, etc.);

e materials used for the conference (badges, paper for programmes, conference bags, roll-
up, gadgets, etc.)

Due to the lack of specific data and information, some assumptionts have been selected for
carrying out the study. In particular, according to Neri et al. (2017), the water and paper
consumption was assumed by considering the use of the toilets 3 times per day per
participant. In addition, two overnight stays were assumed for all participants who attended
the whole two-days conference.

The inventory analysis was carried out by using both foreground and background data
(Table 1). Primary data were obtained by questionaries and direct interviews and refer to
the type of transport used by the participants to reach the conference venue, the amount
and place of origin of food and beverages used during four coffee breaks, two lunches and
one gala dinner, as well as the conference materials. Background data were obtained by
using the international scientific literature and international database. The secondary data
allowed to include the inventory data related to the transport activities, raw material
extraction and energy production (e.g. Ecoinvent 3), and calculating the CF related to each
input included in the inventory (e.g. Mondello et al., 2017; Puig et al., 2017; Neri et al., 2016;
Salomone et al., 2012).

CFs of considered inputs partly derives from literature (e.g. wine, water, pasta, meat), partly
(e.g. transport, material production processes, electricity) has been carried out by using unit
processes by databases (e.g. Ecoinvent 3.4) included in the SimaPro 9 software (PRé
Consultants, 2019) and adopting the characterisation factors related to the IPCC method —
single issue (IPCC, 2013). The total CF has been performed by adding CFs of all included
inputs.
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Table 1: Main input related to the the Italian LCA Network Conference Messina 2018

Category Input Amount Unit
(related to 89 partecipants)
Vegetable 143 kg
Fruit 19.2 kg
Meat 26.4 kg
Fish 13.7 kg
Pasta* 17.8 kg
Rise* 8.4 kg
Bread* 6.5 kg
Food Milk 17.4 L
Cheese* 31.3 kg
Other dairy prod.* 10.5 kg
Olive oil 22 L
Sugar 12.2 kg
Eggs 78 pieces
Coffee 200 pieces
Other ingredients* 9.2 kg
Water 285 L
Red and white Wine 103.7 L
Beverage Prosecco 20.5 L
Fruit Juices 46.2 L
Other beverages 68.5 L
Dishes PLA dishes 16.2 kg
Food (Truck) 27,949.2 km
Food (Ship) 1,052 km
Beverage (Truck) 7,231.1 km
Beverage (Ship) 97 km
Transport distances | Participants (Flight) 142,592 km
Participants (Train) 4,780 km
Participants (Bus) 11,720 km
Participants (Car) 13,952 km
Participants (Ship) 132 km
Stay Overnight stay 178 nights
PC and projector 4.6 kWh
Water (toilet) 4,272 L
University Paper (toilet) 2.1 kg
Coffee machine 18 kWh
Refrigerated water dipenser 45 kWh
Badge (paper) 0.2 kg
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Category Input Amount Unit
(related to 89 partecipants)
Programme (paper) 45 kg
Roll-up (PVC) 4.3 kg
Conference Block-notes (Paper) 11.1 kg
materials Conference bags 6.2 kg
Gadgets (dried fruit) 31.02 kg
Bottle of water 0.5 L 89 pieces

*Average amount
3. Results and discussion

Figure 1 shows the results connected to the CF per participant of the 12 Italian LCA
Network Conference (i.e. Messina 2018). The average contribution of each participant in
terms of GHG emissions is about 307.8 kg CO:2 equivalent (eq), resulting in a total CF related
to the whole Italian LCA Network Conference 2018 of 27,397.5 kg CO. eq (i.e. 89
participants).
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Figure 1: Carbon Footprint related to the functional unit of one participant to the Italian LCA Network
Conference Messina 2018

As pointed out in Figure 1, the highest contribution to the total CF is due to the transport of
the participant to reach the congress venue (i.e. about 86.9%, corresponding to 267.4 kg
CO2 eq). An in-depth analysis underscores that the flight transportation causes the 67.7%
of impacts, followed by the use of private car (14.8%). In contrast, the transport by bus, train
and ship cause lower potential impacts, respectively 3.1%, 1.4% and < 0.01% to the total
CF. The higher impacts connected to the use of airplane may be justified by the fact that the
conference venue was located in the South of Italy, difficult to be reached by others means
of transport.

Regarding the impacts connected to the accommodation, results highlight that the CF
related to one participant is 23.2 kg CO2 eq, causing a contribution to the overall impacts for
about 7.5%. In this context, it is important to underscore that all input and related GHG
emissions connected to the overnight stay were obtained trought the scientific literature
(Puig et al., 2017), without considering the variability in the impacts associated to the type
of accommodation selected by the participants (e.g. hotels, b&b, etc.).
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Concerning coffee breaks, lunches and gala dinner provided during the two-days
conference, results highlight that these activities cause 14.1 kg CO2 eq per participant (3.5%
to the total CF), principally due to the food production, while the lowest impacts are
connected to the food and beverage transportation (0.4% to the total CF). In this context,
the choice of the Organising Committee in promoting the utilisation of local food and
beverages (67.8% from Sicily) allowed a reduction of transport distances. Figure 1 also
highlight that the “university” category, that includes electricity and water consumption at the
conference venue and conference materials (badge, programme, gadget, etc.), causes the
lowest contribution to the whole impacts (3.1 kg CO2 eq per participant, that corresponds to
1% of the total CF).

The second goal of the study here presented was to compare the CF of the 12™" Italian LCA
Network Conference organised in Messina with the results related to the CF of the 11" Italian
LCA Network Conference held in Siena, in 2017. In this context, results proposed by Neri et
al. (2017), in which an estimation ex-ante of the conference’s CF was provided, were updated
by using the primary data collected during the conference in Siena, attended by 85
participants. This allowed underscoring that the whole CF related to the conference
organised in 2017 was 11,948.95 kg CO: eq, resulting in 140.6 kg CO- eq per participant.
Table 2 shows the comparative analysis.

Table 2: Comparison of the CF results between the Italian LCA Network Conferences organised in Messina
(2018) and Siena (2017)

CF Messina* CF Siena*
Percent variance
(kg CO2 eq) (kg CO2 eq)
Transport - Participant 2674 103.7 1157.9%
Stay 23.2 19.2 120.8%
Coffee breaks, lunches and gala dinner 14.1 15.8 110.5%
University 3.1 1.9 163%
Total 307.9 140.6 1119%

*Results related to one participant

The results underscore that considering the whole CF of both conferences, impact connected
to the event organised in Messina (307.9 kg CO: eq per participant) is more than double, if
compared to the event in Siena (140.6 kg CO2 eq per participant).

This is mainly due to the higher CF of the participant transportation to reach the venue,
showing an increment of 157.9% in terms of percent variance. In this context, the
guestionaries provided to the attendees, during the conference in Siena, allow underscoring
that the use of private cars was preferred to that public transports. The conference held in
Messina in 2018, also caused higher impacts in the category of accommodation and
university. Regaring the first one, it is important to point out that the data related to the
number of overnight stays in Messina were obtained by assumptions (i.e. two days) while
the information connected to the event in Siena derived form primary data. In addition,
regarding the university category, the higher impacts caused by the conference organised
in 2018 were mainly due to the gadget and the related production process. Each gadget
provided to the participant was represented by 3 packages (100 g per package) containing
pistachio, hazelnut and almond. In contrast, the food and beverages used during the
conference in Messina caused lower impacts (showing a reduction of 10.5% in terms of
percent varience) than the event in Siena.
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This was mainly due to the different food composition between the two conferences. Indeed,
the catering services in Siena were mainly focused on meat utilisation instead of the
conference organised in Messina, in which fish was the main type food adopted during
lunches and gala dinner.

Considering the Organizing Committees point of view, it is possible to compare the CF of
the conferences by highlighting three different type of activities:

e uncontrolled — including all the activities directly related to participant choices, that
are not under the control of the Organizing Committee (e.g. transport, water
consumption, etc.)

o partially controlled — including all the activities that are related to the participants but
that can be indirectly controlled by the Organising Committee (e.g. proposing
accommodation solutions the are more “environmental-friendly”)

e controlled — including all the activities that are directly managed by the Organizing
Committee (e.g. catering services, conference materials, computers, projectors, etc.)

350

300 ———

250

200

150

kg CO, equivlent

100

50

Messina Siena

m Uncontrolled activities  mPartially controlled activities Controlled activities

Figure 2: Comparative results between the conferences in Messina 2018 and Siena 2017 considering
uncontrolled, partially controlled and controlled activities by the Organizing Committees (results related to
one participant to the conference)

As shown in Figure 2, the CF related to the controlled activities allow underscoring that both
the conferences in Messina and Siena caused a similar contribution to the impacts,
respectively, 17.2 kg CO: eq per participant and 17.7 kg CO2 eq per participant. Results
also highlight that efforts made by both the Organizing Committees to reduce impact for
activities under their control by implementing best practices has been rewarded by lower
CF. Regarding the partially controlled and, in particular, the uncontrolled activies, which
cause the highest contribution to the CF, best practices should be proposed.

The first step could concern the development of a kind of “vademecum for best practices” to
be distributed to all partecipants at the beginning of each congress, that includes
suggestions on how to avoid emissions in each venue. Obviously, it could be supported by
an in-continuous CF monitoring of events.

95



Whilst all suggested best practices would be implemented and the organization of
congresses would be optimized, a certain amount of residual emissions would unavoidably
occur. Therefere, it could be necessary to introduce other actions that would indirectly allow
the reduction of the impacts.

In this context, different mitigation strategies have been investigated, but the CO: offsetting
by planting trees seems to be the most praticabile option, in terms of reliability, costs and
communication effectiveness. On-line systems already exist, that allow choosing the type of
tree, or forest and the location or the quantity of CO> tons to be offset with an annual
subscription and monitoring their growing/lifecycle (Treedom, 2019a,b). Furthermore, some
systems are directly linked to projects aimed at social engagement (e.g. fruit trees to help
farmers in third Countries; Treedom, 2019c). For example, an avocado tree, useful for local
farmers in Kenia, could totally compensate emissions for 2 partecipants at the congress
(Treedom, 2019d) or about 3 yearly subscriptions (i.e. offset of 12 CO> tons each) could
compensate total emissions of the congress (i.e. considering CF of Messina 2018). In
economic terms, each registration fee to the congress added of 5 euros with a small
remaining contribution from the Association would cover total costs for this action.

4. Conclusions

In this study, the LCA method has been applied, on the one hand to evaluate the CF related
to the 12" Italian LCA Network Conference organised at the University of Messina, in 2018,
on the other to compare these results with the CF of the 11 Italian LCA Network Conference
organised at the University of Siena in 2017. The main outcomes underscore that the event
organised in Messina caused a CF more than double then the conference in Siena, mainly
due to the transport and, in particular, the higher number of participants who used the
transportantion by plane. In contrast, lower impacts related to the catering service were
highlighted in the conference Messina instead of the one in Siena. Considering the
conference activities and the Organizing Committees point of view, the CF results showed
that more efforts should be directed in reducing impacts in which the participant are directly
and indirectly involved. The proposed future steps concern: 1) a continuous monitoring of
congress CF; 2) the development of a “vademecum for best practices” to avoid emissions
for “uncontrolled” and “partially controlled” activities in each venue; 3) activating offsetting
systems to compensate emissions, promoting project aimed at social engagement.
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Abstract

In un’ottica di economia circolare, le batterie da trazione rimosse dalle auto elettriche possiedono una capacita
residua sufficiente per essere riutilizzate in applicazioni stazionarie di seconda vita in edifici residenziali dotati
di tecnologie per la produzione di energia elettrica da fonti rinnovabili, allo scopo di aumentare I'autoconsumo
degli edifici e ridurre lo stress sulla rete elettrica. In questo contesto, lo studio propone un approccio
metodologico che combina la modellizzazione energetica del sistema che fornisce I'energia elettrica richiesta
in una specifica applicazione, I'analisi di load — match e la Life Cycle Assessment, da impiegare per identificare
la configurazione delle batterie che consente di incrementare I'autoconsumo minimizzando gli impatti
energetico — ambientali di ciclo di vita del sistema che fornisce I'energia elettrica.

1. Introduzione

La valutazione della sostenibilita ambientale delle strategie di economia circolare richiede
un approccio multicriteriale basato sul Life Cycle Thinking che analizzi tutti gli aspetti del
sistema in esame e tutti i settori economici coinvolti.

Due settori tra i quali si potrebbe implementare una strategia di economia circolare sono |l
settore residenziale e quello dei trasporti. Nel settore residenziale, la penetrazione della
generazione distribuita da fonti energetiche rinnovabili, variabili nel tempo, pone due
principali questioni da risolvere: il disallineamento temporale tra la generazione locale e la
domanda di energia elettrica dell’edificio (load — match) e la stabilita della rete elettrica. Una
possibile soluzione & rappresentata dall'utilizzo di sistemi di accumulo (batterie). Nel settore
dei trasporti, le auto elettriche hanno raggiunto a livello globale tre milioni di unita nel 2017
(IEA, 2017). Nel medio periodo si porra dunque il problema della corretta gestione di un
numero elevato di batterie da trazione giunte a fine vita. Nelle auto elettriche, le batterie da
trazione sono sostituite quando la capacita si riduce del 20% rispetto a quella nominale
poiché le prestazioni residue non sono piu sufficienti. Tuttavia, in accordo a recenti studi di
letteratura, esse possono essere utilizzate in applicazioni stazionarie che richiedono
prestazioni inferiori, in termini di frequenza dei cicli di carica/scarica. Pertanto, in un’ottica
di economia circolare le batterie per auto elettriche usate (Bu) possono essere riutilizzate in
applicazioni stazionarie di seconda vita e rappresentare una possibile risposta alla domanda
di batterie del settore residenziale.

In questo contesto, il presente lavoro propone un approccio metodologico basato sul Life
Cycle Thinking che attraverso la combinazione della modellizzazione energetica, dell’analisi
del load — match e della Life Cycle Assessment (LCA) (ISO, 2006a, 2006b) consente di
determinare la migliore configurazione di un sistema di accumulo residenziale accoppiato
con una tecnologia per la produzione di energia elettrica da fonte rinnovabile, in termini di
incremento dell’autoconsumo dell’energia prodotta localmente e di impatti ambientali di ciclo
di vita.

2. Stato dell’arte

L’analisi dello stato dell’arte ha evidenziato che gli studi sulla sostenibilita ambientale del
riuso delle batterie da trazione in applicazioni stazionarie di seconda vita sono ancora limitati
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e caratterizzati da assunzioni metodologiche diverse (Bobba et al., 2018). Inoltre, pochi studi
effettuano una modellizzazione energetica dettagliata della fase d’'uso della batteria
nell'applicazione stazionaria di seconda vita impiegando dati monitorati (Bobba et al., 2018).

La sostenibilita ambientale del riuso delle batterie da trazione in sostituzione di batterie
nuove € in genere valutata limitando i confini dell’analisi al settore residenziale (Bobba et
al., 2018; Cusenza et al., 2019b; Richa et al., 2015). Tra gli studi esaminati, solo Ahmadi et
al. (2017) espandono i confini dell’analisi confrontando le auto elettriche con i veicoli
convenzionali nel settore del trasporto e lo scenario di riuso delle batterie con uno scenario
senza batteria nel settore residenziale.

3. Sistemain esame

Il sistema esaminato € rappresentato da un impianto fotovoltaico (PV), da un sistema di
accumulo realizzato con batterie da trazione per auto elettriche usate (SABuy) e dalla rete
elettrica (PV - SABy — rete elettrica). La funzione del sistema in esame é fornire I'energia
elettrica ad un edificio reale ad uso residenziale dotato di un impianto PV da 20 kW, (Cellura
et al., 2015). La batteria da trazione oggetto di analisi & stata rimossa da un’auto elettrica
ibrida plug-in dopo aver garantito la percorrenza di 140.000 km. Si tratta di una batteria agli
ioni di Litio con una capacita nominale di 11,4 kWh (Cusenza et al., 2019a). Dopo
I'applicazione nell'auto elettrica, la capacita residua di tale batteria & pari all'81,31% della
capacita nominale (Bobba et al., 2018).

4. Metodo
L’approccio metodologico proposto si sviluppa nelle fasi illustrate in Figura 1.

| Modellizzazione energetica del sistema PV -
Fase 1 SABy - rete elettrica per diversi valori di
capacita del SAB,

l I 1
[ Fase 2.1 ' Fase 2.2

Fase 2 Analisi di load - Life Cycle

match J Assessment
Identificazione della migliore configurazione

Fase 3 del SABy in termini di load match e impatti
ambientali di ciclo di vita
I Valutazione della sostenibilita ambientale

Fase 4 della strategia di economia circolare in esame

Figura 1: Schematizzazione dell’approccio metodologico proposto

| principali step metodologici e le assunzioni fatte sono descritti in dettaglio nel seguito.
Fase 1: Modellizzazione energetica del sistema PV — SABy - rete elettrica

La prima fase dell’approccio metodologico proposto € focalizzata sull’analisi energetica del
sistema in esame finalizzata ad identificare i flussi energetici orari scambiati tra il sistema
PV - SABu — rete elettrica e I'edificio. || modello € basato su dati monitorati relativi all’energia
elettrica generata dall'impianto PV e consumata dall’edificio. La modellizzazione energetica
del sistema sviluppata in accordo a Ciocia et al. (2017) e stata effettuata considerando dieci
configurazioni in cui si € ipotizzato di installare una capacita di accumulo delle batterie (Bc)
crescente dal valore di 9,3 kWh (impiego di una By) al valore di 93 kWh (impiego di dieci
Bu).
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La fase operativa del SABy e stata simulata attraverso un modello che tiene conto della
degradazione della capacita e dell’efficienza delle batterie. Le prestazioni del SABy sono
descritte, per ogni time step, dallo Stato di Carica (SoC) calcolato con 'Equazione 1:

Elgs(t— 1) (kWh)
B.(t) (kWh)

dove Els;cEls;c € I'energia elettrica di carica/scarica del SABu.

SoC(t) = SoC(t— 1) + (1)

La vita utile di una batteria e pari a circa venti anni (Ahmadi et al., 2017). Pertanto,
ipotizzando che essa sia utilizzata nell’auto elettrica (prima vita) per un periodo di otto anni,
si e assunto che l'utilizzo della batteria nell’applicazione stazionaria di seconda vita sia pari
a dodici anni. Inoltre, in questo lasso di tempo e stata considerata la sostituzione del SABuy
al raggiungimento del 60% della sua capacita nominale (Lacey et al., 2013).

Fase 2: Analisi di load — match e Life Cycle Assessment

Nella Fase 2, i flussi energetici calcolati nella Fase 1, sono utilizzati per effettuare I'analisi
del load — match e per la valutazione degli impatti energetico — ambientali del sistema
analizzato.

Fase 2.1: Analisi di load — match

L’analisi di load — match fornisce, per ogni time step, la percentuale della domanda di
energia elettrica dell’edificio soddisfatta utilizzando I'energia generata dall'impianto PV.
L’analisi € stata effettuata calcolando 'indicatore di load — match, yicad, (Equazione 2) (Salom
et al., 2014):

[ min[g(t) — S(6) — £(6), 1()]de
[Z (et

dove: g(t): & la potenza generata dellimpianto PV (kW); S(t): € il bilancio del sistema di

accumulo (potenza in carica — potenza in scarica) (kW); &(t): sono le perdite energetiche del

sistema PV — SABuy - rete elettrica (kW); I(t): € il carico dell’edificio (kW); e t1 e t2, sono,
rispettivamente, l'istante iniziale e finale del periodo considerato.

(2)

Yioad =

Fase 2.2: Life Cycle Assessment

L’analisi energetico — ambientale del sistema e stata effettuata tramite la metodologia LCA.
L’unita funzionale scelta & I'energia elettrica richiesta dall’edificio in dodici anni (25.000
kWh/anno). Gli impatti associati ad ogni componente del sistema di prodotto sono stati
valutati con un approccio “from cradle to grave”. Con riferimento all’analisi di inventario, le
fasi di produzione e diriciclo delle batterie sono state modellizzate in accordo a Cusenza et
al. (2019a). Nella fase operativa, i flussi energetici sono stati ottenuti dalla modellizzazione
energetica del sistema effettuata nella Fase 1. La fase di preparazione per il riuso e stata
modellizzata in accordo a Bobba et al. (2018). | dati relativi agli eco-profili dell’elettricita
prodotta dal sistema PV e prelevata dalla rete elettrica e dei materiali sono stati tratti dal
database Ecoinvent 3 (Wernet et al.,, 2016). La valutazione degli impatti energetico —
ambientali e stata effettuata in accordo alle categorie di impatto ambientale e ai metodi
raccomandati dalla Product Environmental Footprint (European Commission, 2013). In
particolare sono stati stimati i seguenti indicatori d'impatto: potenziale di riscaldamento
globale — GWP (kgCO2¢q), depauperamento dello strato di ozono — ODP (kgCFC-11eg),
tossicita umana, effetti cancerogeni — HTce (CTUh), tossicita umana, effetti non cancerogeni
— HTnce (CTUN), formazione di particolato — PM (kg PM2.5¢q), radiazione ionizzante effetti
sulla salute umana - IR-hh (kBqU?®¢y), formazione di ozono fotochimico — POFP
(kgNMVOCe), eutrofizzazione marina — EUm (kgNeg), eutrofizzazione terrestre — EUt
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(kgPeq), eutrofizzazione in acqua dolce — EUr (kgPeq), ecotossicita in acqua dolce — Erw
(CTUe), potenziale di depauperamento delle risorse abiotiche — ADP (kgSbeg). Sono state
escluse dall’analisi le categorie d’'impatto uso del suolo e depauperamento della risorsa
idrica per via dell'incertezza connessa alla loro valutazione (Latunussa et al., 2016). La
stima del consumo di energia primaria e stata effettuata tramite il metodo Cumulative Energy
Demand (CED) (Frischknecht et al., 2007).

Fase 3: Identificazione della migliore soluzione progettuale in termini di load — match
e sostenibilita ambientale

Allo scopo di identificare la migliore soluzione progettuale, & stata effettuata I'analisi
combinata degli indicatori di load — match ed energetico — ambientali, ottenuti considerando
I'installazione di una capacita crescente del SABu.

Fase 4. Valutazione della sostenibilita ambientale della strategia di economia
circolare proposta

La sostenibilita ambientale connessa al riutilizzo delle batterie per auto elettriche in
applicazioni stazionarie (scenario di riuso) €& stata valutata confrontando gli impatti
energetico — ambientali connessi a tale scenario con quelli di una configurazione in grado
di fornire la stessa funzione tramite I'utilizzo di batterie nuove (scenario corrente). Allo scopo
di valutare gli effettivi benefici ambientali connessi all’estensione della vita delle batterie si
e tenuto in considerazione il fatto che le batterie, relative allo scenario di riuso, hanno svolto
due funzioni durante la vita utile (una nell’auto elettrica e una nell’edificio). Pertanto, I'analisi
energetico — ambientale ha riguardato un sistema espanso che ha incluso la funzione svolta
dalle batterie sia nel settore dei trasporti che in quello residenziale.

5. Risultati

| risultati dell’analisi di load — match e della LCA sono illustrati in Figura 2.

La modellizzazione energetica del sistema in esame ha evidenziato che linstallazione di
una capacita di accumulo crescente consente di incrementare il consumo dell’elettricita
prodotta localmente. Tuttavia, raggiunta una capacita di 46,5 kWh, corrispondente
all'impiego di cinque By (configurazione 5 — C5), qualsiasi miglioramento delle performance
del sistema pu0 essere considerata trascurabile e tale da non giustificare l'installazione di
una capacita piu elevata. Questo risultato € confermato dall’analisi di load — match dalla
guale € emerso che il yioad Ccorrispondente alla C6 aumenta di solo il 3% rispetto alla C5.

Analisi di load match (C5 - 5 batterie da trazione usate - 46,5 kWh)

Yload L  GWP A ADP * PM

Life Cycle Assessment 120000 17 Tl S0

Primo cluster

Gwp 108.000 - 0,8 - A A A L 0.8 Las

opp ] A o e e o | [

IR-hh _ ] . N 84| ¢ | ° _

Secondo cluster o ssoo0l 0] = : Los = [a6

ADP @] 1.7 A x [ Z <

HTee E; ¥ I X . * 20z

HT, = 1 1 e * =0, =
nee = 84000 0.4 * ™ * Lo4 2 |44

Erw = 1 * ¥ * = z

Terzo cluster u [ ] n ] ]

CED 72000 02 o2 a2

AP ] ] , ,

PM

POFP 60.000 - 0] ! ! ! } ! — ; | Lo L 40

EUp 0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
EU;

EUp Capacita installata [kWh]

Figura 2: Andamento del ¥;,44Yi0aa © degli impatti energetico-ambientali all’aumentare
della capacita installata
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Con riferimento ai risultati della LCA e emerso che le categorie di impatto energetico —
ambientale investigate possono essere raggruppate in tre cluster sulla base del loro
andamento allaumentare della capacita di accumulo installata. Pertanto, per semplificare
la trattazione, I'analisi dei risultati & stata eseguita considerando una categoria di impatto
rappresentativa per ognuno di essi. In dettaglio, al’laumentare della capacita installata:

eil cluster 1, rappresentato dal GWP, mostra un andamento decrescente dovuto alla
riduzione del prelievo di energia elettrica dalla rete;

e il cluster 2, rappresentato dallADP, presenta un valore crescente a causa dell'incremento
del consumo di elettricita da PV che ha un’elevata incidenza in termini di consumo di risorse
e tossicita;

el cluster 3, rappresentato dalla PM, presenta un trend misto, decrescente fino alla C5 e
crescente dalla C6 poiché, superata la capacita di 46,5 kWh, gli impatti connessi allaumento
del consumo di elettricita da PV controbilanciano i benefici connessi alla riduzione del
consumo di elettricita dalla rete.

Pertanto, dall’analisi combinata di load — match e LCA é risultato che la migliore
configurazione, per la specifica applicazione, € rappresentata dall’installazione di una
capacita di 46,5 kWh (C5).

La modellizzazione energetica del sistema in cui si utilizzano batterie nuove (scenario
corrente) ha mostrato che é sufficiente I'impiego di quattro batterie per ottenere la stessa
funzione fornita dalla configurazione C5 dello scenario di riuso (Figura 3). Tuttavia, se si
considera nell’analisi anche la funzione svolta dalle batterie nel settore dei trasporti
(garantire la percorrenza di 140.000 km in cinque auto elettriche), si osserva che sono
necessarie cinque batterie sia nello scenario di riuso che in quello corrente. Pertanto, se si
analizzano i due settori, trasporti e residenziale, nello scenario di riuso saranno
complessivamente necessarie cinque batterie, mentre nello scenario corrente ne saranno
necessarie nove.

Scenario corrente - espanso

batiEns !ﬁﬁl
trazione
[EEEEE ]

hhhhhhhhh

Scenario di riuso - espanso
oo
At ’EMEI
trazione l
[EEEEE J
]

1
1
|
|
|
1
I
I
|
|
1
1
Preparazione |
per il riuso 1
1
|
|
|
|
|
|
1
|
|
|
1
1
1

Settore trasporto
su strada

8 anni |

I 8 anni

Produzione E ! ! ! !

batterie da
EEEE
()

trazione
Riciclo dell
| —Rdad

12 anni

Settore
residenziale

12 anni

8 anni

Riciclo delle
batterie

Figura 3: Schematizzazione dello scenario di riuso — espanso e dello scenario corrente espanso

In Tabella 1 sono illustrati i risultati della LCA. Oltre agli impatti energetico — ambientali riferiti
al sistema espanso, che include il settore residenziale e dei trasporti, sono stati riportati i
risultati ottenuti dall’analisi limitata al solo settore residenziale. Dallo studio & emerso che
riutilizzare le batterie da trazione in applicazioni stazionarie di seconda vita comporta
benefici energetico — ambientali in tutte le categorie di impatto investigate.
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Tabella 1: Life cycle impact assessment — confronto degli scenari di riuso e corrente

Settore economico Residenziale + Trasporto Residenziale

Scenario Riuso—-espanso Corrente-espanso Riuso’ Corrente
GWP (kg COzq) 1,35E+05 1,41E+05 7,90E+04 7,86E+04
ODP (kgCFC-11eq) 1,52E-02 1,57E-02 9,23E-03 9,16E-03
IR-hh (kBqU235eq) 1,79E+04 1,85E+04 1,03E+04 1,03E+04
ADP (kgSheq) 1,08E+00 1,24E+00 8,12E-01 7,92E-01
HTnce (CTUR) 4,53E-02 4,98E-02 3,18E-02 3,11E-02
HTee (CTU) 7,94E-03 8,54E-03 5,15E-03 4,97E-03
Erw (CTUe) 4,58E+06 4,93E+06 317E+06 3,11E+06
CED (MJprimary) 3,09E+06 3,16E+06 2,13E+06 2,09E+06
AP (molH*eq) 7,89E+02 8,50E+02 4,72E+02 4,69E+02
PM (kgPM2.5¢q) 6,65E+01 7,12E+01 4,27E+01 4,20E+01
POFP (kgNMVOCeq) 3,19E+02 3,39E+02 1,95E+02 1,93E+02
EUwm (kgNeq) 1,15E+02 1,28E+02 6,86E+01 6,80E+01
EUt (MOINeg) 1,01E+03 1,07E+03 6,08E+02 6,03E+02
EUF (kgPeq) 5,23E+01 5,60E+01 3,39E+01 3,33E+01

*Gli impatti della fase di produzione e di riciclo del SABy sono stati ripartiti tra le due funzioni sulla base
dell’energia erogata dalla batteria nella prima e nella seconda vita.

In dettaglio, nello scenario di riuso — espanso gli impatti si riducono rispetto a quello corrente
dal 3,2% (ODP) al 6,5% (IR-hh) nel cluster 1, dal 7% (Erw) al 13% (ADP) nel cluster 2 e dal
2% (CED) al 10% (EUwm) nel cluster 3. Tuttavia, se l'analisi & limitata al solo settore
residenziale gli scenari di riuso e corrente risultano equivalenti da un punto di vista
ambientale. Infatti, nello scenario di riuso i benefici energetico — ambientali connessi
all’estensione della vita utile delle batterie da trazione, sono controbilanciati, nello scenario
corrente, dallimpiego di un numero inferiore di batterie nuove caratterizzate da una
maggiore efficienza e vita utile.

6. Conclusioni

L’approccio metodologico proposto rappresenta un contributo originale nella valutazione
dell’effettiva sostenibilita ambientale delle strategie di economia circolare in un’ottica di Life
Cycle Thinking. Esso puO essere adattato a diverse tipologie di sistemi energetici e
supportare i decisori nella definizione di politiche di sostenibilita in un’ottica di economia
circolare.

Nel presente lavoro, I'approccio metodologico proposto € stato utilizzato per valutare la
sostenibilita ambientale del riuso di batterie da trazione in applicazioni stazionarie di
seconda vita. L’analisi &€ stata condotta modellizzando tutti gli aspetti significativi del sistema
in esame. In particolare, I'aspetto energetico e stato analizzato attraverso I'analisi di load —
match. L’spetto ambientale & stato analizzato attraverso I'applicazione della metodologia
LCA.

Lo studio ha evidenziato che, nel caso specifico, il riuso delle batterie da trazione in
applicazioni stazionarie di seconda vita consente di migliorare le performance ambientali di
ciclo di vita del sistema “auto elettrica — edificio” e ha dimostrato che la valutazione dei
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potenziali benefici energetico — ambientali derivanti dall’applicazione di strategie di
economia circolare e simbiosi industriale deve essere sviluppata adottando un approccio
Life Cycle Thinking e includendo nell’analisi tutti i settori economici coinvolti poiché
I'esclusione di uno di essi potrebbe condurre a risultati fuorvianti.

La modellizzazione di configurazioni caratterizzate dallinstallazione di una capacita di
accumulo crescente ha evidenziato che i benefici in termini di load — match e di impatti
energetico — ambientali diventano trascurabili superato un certo valore di capacita di
accumulo installata. Pertanto, allo scopo di evitare inutili investimenti in termini di costi e
impiego di risorse € essenziale effettuare un’analisi ex — ante e multicriteriale per individuare
la capacita ottimale del sistema di accumulo in base all’applicazione prevista.
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Abstract

The Life Cycle Assessment methodology alone to date is not sufficient to provide monetary evaluations about
environmental impacts. Existing approaches aimed to give monetary value to environmental impacts and
aspects, particularly those focused on water resource, are still absent or very limited by data availability and
time-spatial characterization issues, resulting in an almost total absence of consistent economic life cycle
based indicators focused on water scarcity impacts. The aim of this research was thus to develop and test a
new Life Cycle Assessment method for the monetary evaluation of water scarcity impacts, introducing new
specific monetary characterization factors to convert water consumption related impacts into monetary terms.
The new method was tested and validated, according to sensitivity analysis, in four different real case studies,
performing also hotspots analysis of results in order to check its effectiveness.

1. Introduction

Among the different areas investigated by the scientific community in the last decades to
promote the sustainable development and the protection of the environment, one of high
concern is water resource, particularly considering the increasing competition between
water users with a worrying expected situation for the next years where more than a half of
the world population will live in areas affected by scarcity (Vorésmarty et al., 2013; Davidson,
2014; Jiménez et al.,, 2014). Consistent environmental management tools have been
developed over the years in order to support decision-makers and companies in promoting
the sustainable development, like the Life Cycle Assessment (LCA) methodology which is
widely adopted to perform evaluation on potential environmental impacts of a product
system throughout its life cycle (ISO 14040, 2006). This last, however, to date does not
provide monetary information about environmental impacts (Pizzol et al., 2015). Thus, in
recent years the scientific community started investigating the possibility to perform
assessment of environmental impacts and aspects in monetary terms, in order to make LCA
results more comprehensible by stakeholder (Risz et al., 2012; Bruel et al., 2016; Nguyen
et al., 2016). Even if monetization of environmental impacts is recognized as a consistent
practice to better support organizations and policy makers (ISO 14008, 2019), many limits
still persist in the LCA based monetary valuation methods, particularly low flexibility, low
level of abstraction, high degree of subjectivity and high variability in scale and geographical
boundaries (Risz et al., 2012; Tekie et al., 2013; Pizzol et al., 2015). Moreover, focusing on
the existent monetary valuation methods within the LCA context it is possible to observe a
total absence of consistent frameworks for the specific monetary assessment of water
scarcity related impacts (Pizzol et al., 2015). According to these limits this work, which is
part of a PhD research project, is mainly aimed to fill the existent gaps in performing
monetary assessment of water scarcity related impacts, providing a new LCA based method
able to provide information useful for companies and decision makers to better understand
LCA outputs in economic terms and to support them in developing effective strategies.

2. Objective

The research was aimed (i) to develop a new method to assess in monetary terms water
scarcity impacts in Life Cycle Assessment providing new monetary characterization factors
(MCF;) able to convert water scarcity impacts into monetary impacts according to the i-th
country level, and (ii) to test the new proposed method through its application to 4 different
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real case studies in the national context investigating the capacity to provide consistent
hotspots analysis.

3. Materials and methods

Following the LCA approach, where the assessment is performed considering the
environmental mechanism (or cause-effect chain) to convert emissions/resources into
environmental impacts (Finnveden et al., 2009), the proposal of this research work was to
perform a monetary assessment converting environmental impacts, particularly those of
water scarcity, into monetary impacts through the development of a new set of specific
monetary characterization factors, named MCF;. Principles from the LCA standardized
methodology have been considered in order to develop new environment-related
adimensional indexes, focusing on information given by existent water impact assessment
methods at midpoint and endpoint level according to the three common LCA areas of
protection (AoP) human health, ecosystems, resources (Udo de Haes et al., 1999).
Moreover, the new MCF; have been calculated integrating new economy-related indexes
obtained starting from information about existent parameters like Water Tariff as proxy for
water market value, Gross National Income as proxy for adaptation capacity of population
to loss of water, Water Productivity to account for efficiency of water consumption. All the
new calculated indexes have been then applied to obtain the final MCF; according to the
following new proposed equation:

MCFi = MK - Eli = MK - XFi - (HHieff - Whn + ECOieft - Weco + Rieff - WR) (1)

MK is a monetary constant (US$/m?) assumed as a proxy market value equal to the world
average water supply tariff derived from the International Benchmarking Network for Water
and Sanitation Utilities (IBNET, 2017) database. Its utility is mainly to give the right unit of
measure (US$/m?) and magnitude to the final characterization factors. Eli is a new proposed
dimensionless index, named environmental intensity index, calculated considering exposure
(XFi) and effects (HHi.efr, ECOief and Rieff) by water consumption on each different AoP
human health (HH), ecosystems (ECO) and resources (R). XFi, which expresses the grade
of vulnerability to the water consumption, has been calculated developing two new
dimensionless indexes multiplied together: |"*|¥S derived from information given by the

water scarcity footprint method developed by Pfister et al. (2009); |*“|*“ derived from

information taken from the World Bank Gross National Income (GNI) as proxy of country’s
adaptation capacity to the loss of water resources. Considering the effects of water
consumption on each area of protection, here named HHi.efr, ECOieff, Riefr, they were
accounted through the development of other new different dimensionless indexes:

eHuman Health index: based on information from the characterization factors CFuh
(DALY/m?3) provided by Pfister et al. (2010) methodology which expresses how the reduction
in water availability potentially affects human health.

e Ecosystem index: derived adopting information from characterization factors CFeco

(PDF-yr/m?3) provided by Pfister et al. (2010) methodology which expresses how the

reduction in water availability potentially affects biodiversity.

e Resources index: obtained according to the combination (sum) of two new proposed
indexes, one calculated according to information from the World Bank Water Productivity as
proxy of water use efficiency (GDP/m?3), and one calculated according to information from
the IBNET tariff (US$/m?3) database to account for the supply of water.

Considering eq.1, WnH, Weco and Wr represent the weighting factors of each effect on the
different area of protection. In order to convert water consumption related impacts (in terms
of scarcity) into monetary terms, the new proposed MCF; have to be finally applied according
to the following equation:
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where lieco represents the final economic (i.e. monetary) impact value of the environmental
impact (lienv) Of the i-th country, with lienyv corresponding to the water scarcity footprint
obtained from existent methods diffused by many authors within the LCA scientific
community. To validate the new developed method a sensitivity analysis at different levels
was also performed.

First, different sets of weighting factors have been developed to investigate effects on final
results when giving different importance to an AoP rather than another. According to the
existent commonly used approaches (Castellani et al., 2016; Sala et al., 2018), two of them
were adopted: (i) equal weighting, assigning the same unitary weight to each AoP; (ii)
distance to target, assigning different weights to the AoP according to the distance of a
specific situation from a desired state (the target). In this latter case, weighting factors have
been calculated according to indicators linked to the Sustainable Development Goals by the
United Nations (UN, 2015), particularly considering those containing water related targets.
For human health AoP: indicator 3.9.2 - Age standardized death rate attributable to unsafe
water, sanitation, and hygiene (WaSH), linked to SDGs #3 (good health and well-being),
and indicator 6.2.1 - Total population with access to safe drinking-water, linked to SDGs #6
(clear water and sanitation). For ecosystems AoP: indicator 15.1.2 - Average proportion of
Freshwater Key Biodiversity Areas (KBAs) covered by protected areas, and indicator 15.5.1
- Red list index measuring change in aggregate global extinction risk of species, both linked
to SDG #15 (life on land). For resources AoP: indicator 6.4.2 - Level of water stress in terms
of freshwater withdrawal as a proportion of available freshwater resources, and indicator
6.4.2 - Level of water stress in terms of water scarcity index based on a withdrawal to
availability ratio, based on Pfister et al. 2009 water scarcity impact methodology, both linked
again to SDG #6. Having a huge number of different potential combinations of weighting
factors, to perform the analysis a limited number of sets (6 in total) have been created
combining the weighting factors for Wun, Weco and Wr according to assumptions based on
criteria like the high target compliance or the fact that the indicators linked to the SDGs can
be more or less target restrictive, and then they have been tested to understand the
behaviour of the final proposed MCF,.

Second, the monetary base constant MK was reviewed in order to investigate the possibility
to improve it. This has been performed considering the addition of global monetary values
from the existent method Stepwise by Weidema et al. (2009), which provides monetary
values for the areas of protection human health and ecosystems.

Third, the new proposed MCF; were applied to different existent water scarcity impact
assessment methods, considering: Pfister et al. (2009) v.1.02, Hoekstra et al. (2012) v.1.02,
Berger et al. (2014) v.1.00, Boulay et al. (2017) v.1.01, where each method differs from the
other in terms of characterization approach to water scarcity (Kounina et al, 2013; Quinteiro
et al., 2017).

The test of the new developed method for the monetary evaluation of water scarcity impacts
has been performed, following the typical LCA framework, in 4 complete real case studies
in the national context: (i) a jar packaged ice cream; (ii) a mozzarella cheese; (iii) a Parma
ham with bone seasoned for 12 months; (iv) a hospital laundry service. All the case studies
were modelled through the software SimaPro 8.5.2.0 (Pre, 2018) adopting datasets
Ecoinvent v3.4 (Ecoinvent, 2018) and Agri-footprint v3.0 (Agri-footprint, 2017). The
complete life cycle inventory has been developed collecting data about raw materials,
chemicals, refrigerant charges, packaging (primary, secondary and tertiary), water use and
consumption, electric and thermal energy consumptions, wastes and distribution of the final
product to the consumers. Finally, hotspots analysis has been performed in order to assess
how results may change according to the application of the new proposed method to

109



different existent water scarcity impact assessment methods and considering different
productive contexts.

4. Results and discussion

Considering the 6 weighting sets proposed for the distance to target approach, it was
possible to observe that each of them differs in the way how weights are distributed among
the 3 areas of protection, with sets more oriented to give more importance to a single AoP
(e.g. set 1 to human health) and others giving more or less equal importance to all the three
AoP. Table 1 provides an example for results at continental level, with Figure 1 showing also
a graphical comparison among the continental weighting sets through the adoption of a
ternary graph.

Table 1. Heat map showing the relative importance of the continental weighting factors according to the six
different proposed weighting sets.

SET 1 SET 2 SET 3 SET 4 SET5 SET 6
AVERAGE 1 AVERAGE 2
HIGH TARGET | MOST TARGET | LESS TARGET (ALL ﬁ::éléf: le;%:QLOF
COUNTRY COMPLIANT | RESTRICTIVE | RESTRICTIVE | \WEIGHITING | COMPLIANT WEIGHTING
FACTORS) FACTORS)
W w w|lw w wlw w w|lw w wlw w w|w w w
HH ECO RES|HH ECO RES| HH ECO RES| HH ECO RES| HH ECO RES | HH ECO RES
Africa 57% 21% 22% |26% 19% 54% |39% 20% 41% |38% 21% 42%|43% 28% 30% |40% 20% 40%
Asia 68% 16% 16% |14% 16% 70% |43% 13% 44% |36% 16% 49% |35% 32% 33% |38% 16% 46%
Europe 52% 24% 24% |21% 23% 56% |37% 28% 35% |33% 26% 40% |33% 34% 33% |35% 23% 41%
Northern America49% 29% 22% |15% 18% 67% |33% 20% 47% [28% 22% 50%|31% 40% 30% [29% 22% 49%
Lat"(‘::r?;izcaia“d 65% 17% 17% |33% 38% 29% [60% 23% 16% |52% 27% 21%|36% 32% 32% |53% 25% 22%
South America |69% 16% 15% |22% 24% 54% |58% 18% 23% |48% 21% 31% |35% 34% 31% |49% 19% 32%
Oceania___ |42% 29% 29% [21% 27% 52% |36% 38% 25% [30% 32% 38% |33% 33% 33% |29% 28% 43%
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Figure 1: Ternary graph of the six weighting sets developed at continental level according to
the distance to target approach

Through the application of the 7 different weighting sets (1 based on equal weighting
approach and 6 based on distance to target approach) to calculate the new MCF; for all the
countries analyzed during the research (104 in total), it was possible to observe that all of
them show more or less the same behaviour, with the most relevant variation correlated only
to the different absolute value of the MCF; of each country (Figure 2).
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Figure 2: Graphical comparison of final MCFi for all the investigated countries according to the 7 different
weighting sets

The sensitivity analysis performed for the monetary base constant MK highlighted a very
low marginal increase in total absolute value of MK, resulting in a very low variation of final
results once applied to perform the monetary assessment of water scarcity impacts.
Moreover, since the aim of this research was to assess only effects due to water
consumption, whereas monetary values from Stepwise method cover many different impact
categories with a consequent overestimation, thus it was possible to establish that at this
stage no further implementation of the parameter could be significant for the scope of the
research.

Considering the 4 case studies adopted to test the new proposed method, for each of them
a specific different functional unit was defined to which refer the final results, according to
as follows:

e Case study #1, Ice cream. Functional unit: 1 kg of jar packaged ice cream, considering
packaging and distribution to final consumer.

e Case study #2, Mozzarella cheese. Functional unit: 1 kg of mozzarella cheese
comprehensive of packaging and delivered to final consumer.

e Case study #3, Parma Ham. Functional unit: 1 kg of Parma ham with bone seasoned for
almost 12 months, produced according to the PDO specifications, including slicing and
packaging at retailer.

e Case study #4, Hospital laundry service. Functional unit: 1 kg of clean hospital linen,
including distribution and final disposal of packaging.

Since the application of the 7 sets of MCF; developed according to different weighting
approaches leads to a variation of the final monetary water scarcity impacts only in absolute
terms, with a variation of the hotspots very low (less than 1%) in each case study, it was
possible to adopt a single set of monetary characterization factors (i.e. MCFi— SET 1) as
reference to perform a sensitivity analysis aimed to investigate how hotspots may change
when the new method is applied to different existent water scarcity impact assessment
methods avoiding the risk to loss some potentially useful information arising from the same
application of the other sets of MCF;. Moreover, because of the absence in the literature of
methods like the new one proposed in this research to perform a specific monetary
assessment of water scarcity impacts, the existing water scarcity impact assessment
methods already considered in this research have been adopted as reference for the
valuation of the capacity of the new proposed method to provide a consistent hotspots
analysis.
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Figure 3. Graphical comparison of results of water scarcity impact assessment (lenv) and the corresponding
monetary impact assessment (leco)for each case study applying the MCFi — SET 1. Results are characterized
according to the life cycle stages and expressed in percentage terms

Results in Figure 3 obtained for case study #1, #2, #3 highlighted that raw material is the
life cycle stage responsible for the most part of the total impact, both in environmental and
economic terms. This was clearer when considering the new proposed method, since the
hotspots analysis showed a significant increase in the incidence of raw materials up to about
90% when performing the monetary impact assessment, intensifying thus the importance of
this life cycle stage. This effect is shown also in case study #4, with a change in the hotspots
when adopting the new proposed method, with a switch of the most part of the total impact
to the production stage if compared to the results from the application of the existing water
scarcity impact assessment methods. Another key aspect was a general trend in the
reduction of the variability between the minimum and the maximum incidence of impacts in
monetary terms (leco) if compared to impacts in environmental terms (leny). This was very
clear in case studies #1, #2 and #3 where it was possible to observe a decrease in the
variability of the impact of raw materials, which is the most impactful life cycle stage, from
9,6% to 7,1% for case study #1, from 16,9% to 2,8% for case study #2, from 6,9% to 0,8%
for case study #3. These findings demonstrate that the adoption of the new proposed
method allows to have results characterized by a lower variability in their incidence along
the whole life cycle, resulting therefore in a higher accuracy of the hotspots analysis if
compared to the one from the adoption of the different existing water scarcity impact
assessment methods.

5. Conclusions

A new LCA based method for the monetary assessment of water scarcity impacts has been
developed and successfully tested in 4 different real case studies. The new method allows
to perform an assessment as none of the existing LCA based monetary valuation methods,
providing also a good space coverage (104 countries characterized). Moreover, performing
an assessment in monetary terms the new method enables a much more intuitive
understanding of LCA outputs facilitating decision makers in developing sustainable
strategies.
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Different sets of weighting factors have been developed and applied, resulting in different
final monetary impact values in absolute terms, however with a non-significant variation of
the hotspots (less than 1%) for each case study. The goodness of the new proposed method
in providing consistent hotspots analysis has been verified through a comparison between
results from its implementation and results from the adoption of 4 existent water scarcity
impact assessment methods, highlighting the capacity of the new method to intensifying the
hotspots reducing at the same time their variability along the life cycle stages. Considering
further developments, since the new proposed method was developed to be applied to water
scarcity impacts, thus considering water resource in quantitative terms, the possibility to
account also for qualitative aspects need to be investigated to improve the monetary
assessment. Moreover, since no general consensus seems to be achievable in the scientific
community about the best weighting approach to be used, it could be useful to apply other
weighting approaches (e.g. panel weighting) as further validation. Moreover, since the new
proposed method was applied to 4 different existent water scarcity impact methods, the
application to other existent water scarcity impact methods could be investigated to assess
the effect on final results, as well as the application to different productive contexts (e.g.
consumer packaging) to confirm the capacity of the new proposed method to generate
consistent results.
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Abstract

The purpose of this study is to explore how taking into consideration stakeholders’ opinions within a decisional
making process whether the involved stakeholders do not use a complete life cycle approach. Two tiles are
selected as subject of the study: the first tile is produced through a convetional process, whereas the second
one is a prototype realized through a new process co-funded by LIFE+ Program. The method used to compare
and select the best tile is a combination of Life Cycle Assessment, Life Cycle Costing and Analytic Hierarchy
Process. Three stakeholders are considered: manufacturer, buyer and municipality. What the obtained results
tell us is that it is possibile to explore stakeholders’ opinions decomposing the life cycle and assigning the
different process units to the stakeholders based on their knowledge and experience. The final strategy
obtained respects the stakeholders’ opinions and the concept of life cycle.

1. Introduction

In the scientific literature, the application of Life Cycle Assessment (LCA) and Life Cycle
Costing (LCC) is widely explored, even if their combination is still under debate and various
authors try to face this issue with different methods. For instance, Dong et al. (2014)
proposed a methodology to reach the best energy-efficient and environmentally friendly
municipal solid waste management system, taking into account environmental and
economical aspects. They implemented LCA and LCC using a Multi-Criteria Decision
Analysis (MCDA) tool to integrate the obtained results. Minne et al. (2015) analysed the life
cycle of seven types of windows implementing both LCA and LCC, through normalization.
Delogu et al. (2016) developed a case study regarding an innovative lightweight material for
an automotive component by calculating the breakeven analysis and the CO, abatement
costs for two design solutions. A widely used way to combine the results obtained from LCA
and LCC is applying normalization and weighting. The work of Pineda-Henson and Culaba
(2004), focused on the analysis of the green productivity, showed an application of MCDA
tool to assign priority weights, namely the Analytic Hierarchy Process (AHP); also, Vaisanen
et al. (2016) implemented LCA and AHP. There are also cases in which AHP is applied to
LCC (Huang and Huang, 2009) even if it is less frequent, because the weights derived from
the preferences of the stakeholders towards the different costs are not of common use
(Swarr et al., 2011) and it is more feasible assigning equal weights to all the costs (Ciroth
and Franze, 2009). The most profitable implementation of the AHP is applying it to both the
LCA and LCC. Itis a type of integration that many authors are studying, sometimes finding
difficulties (Dong et al., 2014), sometimes trying to improve it with other approaches (Kim et
al., 2013). The advantages of a combination of LCA, LCC and AHP allow the stakeholders
to be part of the decision-making processes, expressing their preferences and giving
weights to the different options (Vaisanen et al., 2016). What emerges is that LCA and LCC’s
results can be combined applying AHP and so through the opinions of the stakeholders,
which considerations are always applied to the entire life cycle under analysis. In this specific
context, the aim of our study is to analyse whether it is possible to decompose the life cycle
assigning to each stakeholders the parts they know, and they have experience and finally
analyse whether the concept of life cycle can be respected. Thus, our intent is to give a first
answer to the following question: how can we take into consideration the fact that
stakeholders not always have a complete life cycle approach when taking decisions?
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2. Methodology

The methodogy chosen for the conduction of this work is a comparative study between two
building products, namely two tiles, using a combination of LCA, LCC and AHP. Then,
Sustainability Indexes are calculated based on the formula proposed by Soltani et al. (2016)
and stakeholders’ opinions are analysed. The study was performed between 2016 and 2017
as part of a project funded by the EU LIFE+ Program. Figure 1 shows the methodological
scheme.

| Material, energy, resources consumption ” Prices |

LCA Characterized results Lce

(Characterized results

| Selection of weighting factors based on literature — AHP |

| Selection of stakeholders based on literature review |

¥

| Weighting for 4 selected mpact categories |

Weighted results

Normalization Normalization
Normalized results

| Selection of weighting factors based on literature — AHP I

| Weighting for environmental and economic aspects |

Normalized and| weighted results

| Sustainability Indexes |

Figure 1: Methodological scheme for the development of the study

2.1. LCA application

The comparative LCA application is structured following the four phases of LCA as
described in 1ISO 14040:2006 and ISO 14044:2006. The products chosen to conduct our
study are two tiles produced by the same manufacturer located in Emilia Romagna region.
The tiles are called Tile 1 and Tile 2 (prototype). The function of the products is covering
building floors; thus the selected functional unit is 1 m? of ceramic tile over 20 years of life
period, which is a typical lifetime for a tile (Ibafiez-Forés et al., 2011). The system boundaries
for both the products analyzed include raw materials’ extraction and manufacturing,
transportation, production, distribution, installation, use, dismantling and end of life. The
production of the two tiles includes mixing, pressing, drying, glazing, firing and quality
selection. Tile 1 is produced using sand, kaolin, feldspar, pigments, water and clay; whereas
Tile 2 (prototype) is realized utilizing sand, clay, feldspar, pigments, water, glass from public
collection, scraps of natural stone, ceramic recovery sludge and scraps of crude ceramic
material. The process units considered are grouped as follows: production, distribution,
installation, use, dismantling, end of life.

The method used to calculate the impact is ReCiPe midpoint, focusing on climate change,
terrestrial acidification, human toxicity, particulate matter formation as performed by Ren et
al. (2015).
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2.2. LCC application

The comparative LCC application is structured following the phases and the main principles
of ISO 15686-5:2008, which was in force during the development of this study. Internal and
external costs were evaluated (Woodward, 1997). For the integration of LCA and LCC, the
LCC had to be consistent with the LCA, having i.e. the same functional unit and the same
system boundaries. For the combination of the economic aspects into the LCA model, the
guidelines elaborated by Ciroth and Franze (2009) were used. The selected impact
categories were: material costs, transport costs, energy costs, disposal costs, labour costs
and environmental costs. In the material costs category, all the costs for materials including
glaze, adhesive layer and detergents are inserted. As regards the transport costs, they
comprehend the costs for the vehicles used, the transport for the distribution and to the final
disposal. The energy costs are referred to the energy needed for the processes. The
disposal costs comprehend costs related to the waste production and the end of life
scenarios, which are different between the two tiles. For Tile 1 the costs are associated with
landfill disposal, whereas for Tile 2 (prototype) the costs include disposal and recycling. For
the labour costs the contributions of the handwork are considered. The environmental costs
are associated with the emissions of CO eq, SO2 eq, NOx and PMio, as performed by
Theregowda et al. (2016). The process units considered are grouped in accordance with the
LCA study, namely production, distribution, installation, use, dismantling and end of life.

2.3. AHP application

AHP is used to define the following weights: weights for the impact categories of the LCA
study and weights for environmental and economical aspects based on stakeholders’
opinion. With reference to the weights for the cost categories, it was assumed that each
category has the same weight, thus considering in total six categories, the weight of each
one is 1/6.

2.3.1 Weights for environmental categories

The weights for the environmental categories analysed in the LCA study are obtained from
the study of Ren et al. (2015), as reported in Table 1. For instance, climate change (CC) is
evaluated with the number 3 compared to the terrestrial acidification (TA), which means it
has a moderate importance. CC has the number 2 compared to the human toxicity (H.Tox),
which means it has a slight importance. CC is evaluated with 5 compared to the particulate
matter formation (PMF) that means it has a strong importance. Number 1 means that the
categories has the same importance. The values used to weight the results of the LCA study
are reported in the sixth column of Table 1.

117



Table 1: Matrix for the weight of the LCA impact categories using AHP (Adaptation from Ren et al., 2015)

Impact category CC TA H.Tox PMF Weights
CC 1 3 2 5 0.4829

TA 113 1 12 2 0.1570

H.Tox 12 2 1 3 0.2720
PMF 1/5 12 1/3 1 0.0882

2.3.2 Weights for environmental and economical aspects

The weights for the environmental and economical aspects used are obtained from the study
of Ren et al. (2015) and Soltani et al. (2016), and they are reported in Table 2. The
stakeholders are defined as manufacturer, buyer and municipality (namely, local community
and society). For instance, in Soltani et al. (2016) the manufacturer assigns a value of 4 to
the economic aspect compared to the environmental aspect, which means that it has a
moderate importance. On the other hand, the municipality assigns a value of 7 to the
environmental aspect compared to the economic aspect, which means that it has very strong
importance. Again, the value 1 means equal importance. Regarding to the buyer, the values
are extrapolated from the papers of Ren et al. (2015) and Zhou et al. (2007). It was assumed
that the weights used in these articles could be associated with a hypothetical buyer. The
need to assign different weights in the various stages of a product’s life cycle emerged
during interviews to the stakeholders involved in the LIFE+ project.

Table 2: Matrix for the weight of the environmental and economical aspects for the different stakeholders
using AHP (Ren et al., 2015; Soltani et al., 2016)

Stakeholder Manufacturer Buyer Municipality
Aspect Env. | Econ. Weight Env. Econ. Weight Env. | Econ. Weight
Env. 1 1/4 0.20 1 2 0.67 1 7 0.87
Econ. 4 1 0.80 12 1 0.33 17 1 0.13

2.4. Sustainability Indexes (Sls) calculation

For the calculation of the Sls, the weighted valued obtained trough the LCA, LCC and AHP
application were used, in line with Soltani et al. (2016). The following equations are used:

Slenv. = Weny. - lenv. Slecon. = Wecon. - lecon.

Where Slen. and Slecon. are the Sis regarding environmental and economical aspects,
respectively; wenv. and Wecon. are the weights for the environmental and economical aspects;
lenv. @nd iecon. represent the impacts calculated through LCA and LCC. The tile characterized
by the the lower Slenv. and Slecon. represents the winning strategy for the stakeholders. The
winning strategy of each stakeholder is then compared with the winning strategy for the
entire life cycle analysed, given summing the Slenv. and the Slecon. Of all the life cycle stages
of the different stakeholders.
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The Table 3 shows how the different parts of the life cycle were assigned to the three
stakeholders considered for the Slis calculation. The various stakeholders were combined
with the different life cycle phases based on interviews to the manufacturer of the tiles and
a group of buyers identified during the development of the LIFE+ project. The end of life
phase was assigned to the municipality based on the study of Soltani e al. (2016).

Table 3: Decomposition and assignment of the process units to the different stakeholders

Stakeholder Production Distribution Installation Use Dismantling End of Life
Manufacturer X X

Buyer X X X
Municipality X

3. Results and discussion

Figure 2 shows the results obtained through the LCA and the LCC studies for one of the tile
analysed, namely Tile 1. The results show the contribution of each process units to the entire
environmental and economical impact. It is possible to see that the same process units are
used in both applications. These process units will be assigned to the different stakeholders
to calculate the Sls. Similar results are obtained for Tile 2 (prototype).
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Figure 2: Results obtained from the LCA study (left) and LCC study (right) for Tile 1

Figure 3 shows the normalized results obtained through LCA and LCC methodologies. From
an environmental point of view the two tiles present similar impacts, except for human
toxicity category due to the different mixture of materials used. They also show similar costs
except for material costs, where Tile 2 is preferable than Tile 1, as it is realized with waste
materials less expensive than raw materials. Tile 1 is preferable than Tile 2 for transport and
energy costs, as the suppliers of Tile 1 are nearer to the production plant and the process
in less energivourous.
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Figure 3: Comparison between Tile 1 and Tile 2 obtained from the LCA study (left) and LCC study (right)

119




Figure 4: Results obtained from the LCA study and LCC study after weighting with AHP

Figure 4 shows the comparison of the two tiles using weights derived from AHP application
for the LCA categories. This figure reflects the results obtained in Figure 3, namely Tile 1 is
preferable in terms of energy and disposal costs, whereas Tile 2 is preferable in terms of
material costs and human toxicity impacts.

Table 4 shows the results obtained through the calculation of the Sls. It shows that for
manufacturer the best solution, namely the winning strategy, is Tile 2; for buyer the best
solution is Tile 2 from an environmental point of view and the two tiles are equal in terms of
costs. We can assume that with the same costs, the buyer would prefer Tile 2. However, for
the municipality, Tile 2 is better than Tile 1 for its environmental profile, but we obtain
opposite results in economic terms, in particular due to the costs of recycling. Thus, the
winning strategy is Tile 2 for the manufacturer and the buyer. The winning strategy for the
municipality is not clear, because from an environmental point of view it is Tile 2, but from
an economical point point view we can consider Tile 1 and Tile 2 equivalent, as the
difference is not significant. The winning strategy for the entire life cycle, obtained summing
the Slis of each stakeholder, is again Tile 2, as showed in eighth and ninth columns of Table
4.

Table 4: Sls calculated for the different stakeholders and for the entire life cycle

Manufacturer Buyer Municipality Entire life cycle

Tile Tile 1 Tile 2 Tile 1 Tile 2 Tile 1 Tile 2 Tile 1 Tile 2

Slenv. 4,54E-04 4,33E-04 3,45E-03 1,70E-03 1,57E-03 4,72E-05 5,48E-03 2,18E-03

Slecon. 2,68E+00 2,58E+00 1,37E+00 1,37E+00 2,92E-01 2,94E-01 4,33E+00 4,25E+00

4. Conclusions

This paper shows the application of a decision making process which comprehends LCA,
LCC and AHP for the definition of the winning strategies to compare and select two products
in the building sector, considering both environmental and economic aspects. The novelty
of this study is the investigation of the application of weights given by stakeholders not only
considering the entire life cycle, but also parts of the life cycle closer to the experience of
the stakeholders. Our study provides a decision framework, adopting and adapting a
decision making process based on literature but applied to a real case study. What the
results tell us is that it is possibile to take into consideration the opinions of the stakeholders
for the limited part of the life cycle they know or have experience.

To take into consideration stakeholders’ opinions, it is necessary to normalize and weight
the results obtained by LCA and LCC and successively quantify Sustainability Indexes. An
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important step is the decomposition of the life cycle to assign the unit process to the different
stakeholders. This step is an essential part of the methodology but represents also a
limitation. Further study indeed is needed to define how to decompose the life cycle, assign
the different unit processes and explore the influence of this choice. The practical implication
of this study regards the possibility to better involve the stakeholder and find the best
solution, not only for the entire life cycle but also for each stakeholder.
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Abstract

WaveSAX e un dispositivo innovativo per la produzione di energia dalle onde del mare di tipo Oscillating Water
Column (Falcao e Henriques, 2015), sviluppato da RSE S.p.A ed attualmente ancora ad uno stato prototipale.
Il presente lavoro illustra I'applicazione della metodologia LCA nella scelta dei materiali di costruzione delle
varie parti del WaveSAX per promuovere un design del dispositivo che tenga conto oltre che degli aspetti
economici anche di quelli ambientali. In particolare, si sono analizzate e confrontate quattro configurazioni
realizzative diverse tra loro per materiale impiegato (acciaio e materiale composito in fibra di vetro) e modalita
d’installazione. Dato che i dispositivi per lo sfruttamento dell’energia marina vengono considerati essere una
tecnologia che dovra contribuire alla crescita di un sistema energetico a basse emissioni di carbonio, si
deciso di analizzare in dettaglio le emissioni di gas serra per le diverse configurazioni in esame.

1. Introduzione

L’energia marina rappresenta un’opportunita unica in Italia, contribuendo alla crescita
economica ed alloccupazione, migliorando la sicurezza dell’'approvvigionamento
energetico ed aumentando la competitivita attraverso I'innovazione tecnologica. Nel nostro
Paese si € verificato un crescente interesse nelle tecnologie per la conversione dell’energia
delle onde e delle correnti marine mirate alla produzione di energia elettrica, tant’é che
secondo il Piano d’Azione Nazionale per le energie rinnovabili (PAN), ci si aspetta di
raggiungere nel 2020 l'obiettivo di 3 MW di potenza installata. Inoltre, I'obiettivo della
Strategia Elettrica Nazionale (SEN 2017) e quello di tracciare un percorso di crescita
sostenibile delle fonti rinnovabili, garantendo sicurezza e stabilitd agli investitori,
assicurando la loro piena integrazione nel sistema e puntando sull'innovazione tecnologica.
In particolare, per le rinnovabili elettriche I'obiettivo della SEN & quello di arrivare ad una
guota di 55% circa sui consumi lordi finali al 2030.

In questo contesto, RSE ha progettato e realizzato un prototipo di dispositivo innovativo per
la generazione di energia elettrica dal moto ondoso del tipo OWC (colonna d’acqua
oscillante), denominato WaveSAX, concepito per essere installato in strutture marittime
costiere, nelle condizioni dei moti marini tipici del mare Mediterraneo (Peviani, 2015). Nel
presente lavoro si descrive I'applicazione della metodologia LCA nella scelta dei materiali
di costruzione per promuovere un design del dispositivo che tenga conto oltre che degli
aspetti economici anche di quelli ambientali.

2. Obiettivo del lavoro e metodo
2.1. Obiettivo del lavoro

L’obiettivo del presente lavoro € la valutazione degli impatti ambientali corrispondenti alle
diverse configurazioni del WaveSAX (Figura 1), differenti tra loro per tipologia di materiale
impiegato e per modalita d’installazione, tramite analisi LCA (1ISO 14040 e ISO 14044). Nello
specifico, si analizzano due possibilita di installazione, la prima che prevede il fissaggio del
dispositivo direttamente all’opera portuale tramite dei supporti, la seconda che consiste
invece nellintegrare il WaveSAX all'interno della struttura portuale in cemento (fattibile in
caso di ampliamento o rifacimento della struttura).
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Figura 1: Layout del dispositivo WaveSAX (a sinistra) e modello in scala 1:5 (a destra)

Per quanto riguarda i materiali realizzativi si valutano e confrontano due diverse opzioni, in
acciaio inox oppure in materiale composito in fibra di vetro.

Lo studio aiuta inoltre ad identificare le fasi del ciclo di vita del dispositivo piu rilevanti in
termini di impatto ambientale.

2.2. Valutazione ed interpretazione dell'impatto del ciclo di vita

L’unita funzionale adottata nell’analisi LCA corrisponde ad un kWh generato dal dispositivo
WaveSAX. L’analisi considera tutte le varie fasi del ciclo di vita “from cradle to grave”
includendo quindi l'assemblaggio delle componenti meccaniche ed elettroniche,
l'installazione, la manutenzione in fase d’uso ed il fine vita come raccomandato in Raventos
et al., 2010. Il calcolo degli impatti sulle diverse matrici ambientali si esegue ricorrendo al
metodo ILCD 2011 midpoint versione 1.0.9, tenendo conto delle raccomandazioni del JRC,
2011 nella scelta degli indicatori.

Nello specifico, si valuta I'impatto del WaveSAX nell’intero ciclo di vita per le seguenti nove
categorie: climate change, ozone depletion, particulate matter, ionising radiation (human
health), photochemical ozone formation, acidification, terrestrial eutrophication, aquatic
eutrophication, resource depletion (mineral, fossil and renewable). La vita utile del
dispositivo e di 20 anni.

3. Dati di inventario per I’analisi LCA

L’analisi LCA e stata eseguita avvalendosi del software SimaPro e delle librerie Ecoinvent
per i dati di letteratura inerenti i processi secondari (produzione dei materiali, estrazione
materie prime). | dati primari relativi al processo di assemblaggio del WaveSAX ed ai
guantitativi di materiali necessari per la realizzazione sono stati ricavati dai disegni
progettuali del prototipo sviluppati da RSE in collaborazione con PERSICO Marine.

Il presento studio considera quattro differenti configurazioni di realizzazione del WaveSAX:
la prima che prevede il dispositivo installato esternamente ad una struttura portuale (molo,
antemurale, diga foranea, etc.) gia esistente tramite dei supporti di fissaggio, utilizzando
I'acciaio inox come materiale principale per la realizzazione delle componenti strutturali e
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della turbina; la seconda con analoga installazione ma con I'impiego di materiale composito
in vetroresina pultrusa al posto dell’acciaio inox per le componenti citate in precedenza; ed
infine la terza e la quarta in cui il dispositivo, realizzato rispettivamente in acciaio e materiale
composito, viene integrato all'interno di una struttura portuale di nuova costruzione.

Considerate le modalita d’installazione del dispositivo, non risultano necessarie azioni per il
suo ancoraggio o fondazione, in quanto nelle configurazioni 1 e 2 il WaveSAX é fissato
direttamente alla struttura portuale, mentre nelle configurazioni 3 e 4 e integrato nella
struttura stessa. Per quanto riguarda la connessione elettrica alla rete, il WaveSAX — allo
stato attuale — e in grado sia di generare in isola, in quanto provvisto di un sistema di
accumulo (valutato all'interno delle componenti del PTO), sia d'immettere in rete I'energia
prodotta. L’analisi LCA non considera I'eventuale posa di un nuovo cavo vista la vicinanza
delle utenze. Inoltre la connessione alla rete & un’invariante rispetto alle configurazioni di
progetto.

La Tabella 1 riporta le quantita di materiale necessario per la costruzione del WaveSAX a
seconda della configurazione realizzativa, nell’ipotesi di una vita utile del dispositivo di 20
anni. Nello specifico, sono necessari 16 845 kg di materiali nella configurazione 1, 10 976
kg nella configurazione 2, 2 665 kg per la soluzione in acciaio integrata nell’opera portuale
e 1 126 kg per quella in composito. Le componenti strutturali incidono piu del 90% circa sul
peso totale del dispositivo nelle configurazioni 1 e 2, mentre del 30% circa nella
configurazione 3 e del 65% nella configurazione 4.

Per confrontare i risultati dell’analisi con altri studi analoghi reperibili in letteratura (Uihlein,
2016) si e considerato un capacity factor CF di 0.2. L’energia prodotta dal dispositivo
nellintera vita utile pud essere quindi calcolabile tramite I'equazione
Epitautite = Paom. - CF - 8760 - 20 = 526 MWRE itq utite = Baom. - CF - 8760 - 20 = 526 MWh |

in cui Pnom € la potenza nominale del dispositivo di 15 kW, 20 sono gli anni di vita utile del
dispositivo e 8760 le ore in un anno. Per garantire la funzionalita del dispositivo nell’intero
arco temporale prefissato, si considera un sistema anticorrosione costituito da anodi
sacrificali di zinco da sostituire ogni 2 anni, e una verniciatura annuale del WaveSAX con
apposita vernice antifouling. Inoltre, si prevede la sostituzione delle boccole polimeriche
ogni 10 anni per via della loro usura.
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Tabella 1: Materiale e peso in kg delle componenti del WaveSAX per le diverse configurazioni analizzate

Conf.1 Conf. 2 Conf. 3 Conf. 4
(acciaio) (composito) (acciaio) (composito)
ASSEMBLAGGIO
Componenti strutturali
Struttura di protezione 8800 8800 0 0
jglpﬁggtr;i r:Ll;i;?aaggio alla banchina 760 150
Condotta presa a mare 3040 600
Struttura portante del sistema 760 150 760 150
Camera di generazione 190 37,5 190 37,5
Colonna oscillazione 1520 300
Asse 190 30 190 30
Supporto inferiore asse 554,8 109,5 554,8 109,5
Boccole polimeriche 36,7 36,7 36,7 36,7
Componenti PTO e del sistema di generazione e controllo
Ogiva 95 21 95 21
Turbina rotore 65 13 65 13
Turbina pale 57 1 57 1"
Sistema di generazione e controllo 615 615 615 615
INSTALLAZIONE
Energia assemblaggio (kWh) 2526,7 1646,4 399,7 168,9
Trasporti (tkm) 25 267 16 464 3997 1689
USO e MANUTENZIONE
;ir?(t;ecz)ma passivo ad anodi sacrificali di 75 15 15 15
Vertice antifouling 87 87 87 87
MASSA TOTALE (kg) 16 845 10976 2 665 1126
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Infine per quanto riguarda I'assemblaggio e linstallazione del dispositivo WaveSAX, si
assume una distanza di 1500 km per il trasporto delle componenti strutturali e del PTO al
sito di assemblaggio, ed un consumo energetico in funzione del peso della configurazione
del WaveSAX (0.15 kWh per ogni kg del dispositivo come proposto da Uihlein, 2016).

L’analisi LCA considera diversi scenari di smaltimento a fine vita del dispositivo in funzione
del materiale utilizzato per la sua costruzione. Di seguito, si riportano per le diverse classi
merceologiche le supposizioni fatte per lo smaltimento:

— acciaio inox delle componenti strutturali degli scenari 1 e 3: si ipotizza che '80% del
materiale a fine vita del dispositivo sia destinato al processo di riciclaggio, mentre il restante
20% finisca in discarica. Il valore della percentuale di acciaio assegnato al riciclo é
giustificato dal trend del recupero di acciaio in Italia negli ultimi anni (UNIRE, 2017)

- materiale composito delle componenti strutturali degli scenari 2 e 4: si suppone che una
meta del materiale plastico sia destinata all'incenerimento e I'altra meta finisca in discarica.
Nonostante l'utilizzo dei materiali compositi in vari settori industriali sia considerevolmente
aumentato, il suo riciclo e diventato un tema molto importante ma ancora lontano da una
soluzione industriale: a causa della loro complessa composizione (fibre, matrice e
riempitivi), della reticolazione nelle resine termoindurenti e della combinazione di altri
materiali, al giorno d’oggi, la maggior parte degli scarti dei materiali compositi sono mandati
in discarica (Molino, 2016).

- materiale elettrico del PTO: si ipotizza che il 50 % del materiale che costituisce le
componenti elettriche sia destinato all'incenerimento e che laltro 50 % possa essere
processato per la separazione dei materiali (cavi, plastica, acciaio ecc.) ed eventuale
riutilizzo.

- cemento della struttura protettiva da fissare all’opera portuale esistente negli scenari 1 e
2: si ipotizza che la totalita del materiale finisca in discarica.

- vernice antifouling: circa il 50% inviato in discarica, il 42% mandato all'incenerimento e
circa '8% destinato al trattamento speciale.

4. Risultati

Tenendo presente che i dispositivi per lo sfruttamento dell’energia marina vengono
considerati essere una tecnologia che dovra contribuire alla crescita di un sistema
energetico a basse emissioni di carbonio, e per questo il loro sviluppo viene promosso, si &
deciso di analizzare in dettaglio ed utilizzare le emissioni di gas serra come principale
indicatore per il confronto.

A tal riguardo, il grafico di Figura 2 riporta il raffronto delle emissioni di gas serra generate
delle quattro diverse configurazioni, specificando il contributo delle diverse attivita
(realizzazione componenti strutturali e del PTO, installazione e trasporto dei materiali,
manutenzione e smaltimento finale). Da questo grafico € evidente la preferibilita del
materiale composito rispetto all’acciaio inox dal punto di vista dell’impatto ambientale nella
categoria climate change. Da notare inoltre, come la fase di smaltimento per le
configurazioni in acciaio sia pressoché trascurabile (configurazione 1 e 3) mentre altrettanto

non si puo dire per le soluzioni realizzative in materiale composito (configurazione 2 e 4).

Il valore delle emissioni dovute alla realizzazione del PTO é pressoché uguale in tutte le
configurazioni analizzate, in quanto la parte elettronica rimane immutata al variare del
materiale da costruzione principale; il sistema di accumulo, necessario nella soluzione in
isola del dispositivo, € il maggiore responsabile per le emissioni riguardanti il PTO.
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Figura 2: Confronto tra le diverse opzioni progettuali del dispositivo WaveSAX in termini di emissioni di CO:
equivalente per kwh prodotto

Il grafico di Figura 3 mostra il confronto tra le quattro configurazioni progettuali analizzate
considerando tutte le categorie d’impatto raccomandate dalle linee guida del JRC, 2011.
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Figura 3: Confronto relativo tra le diverse opzioni progettuali del dispositivo WaveSAX considerando tutte le
categorie d‘impatto raccomandate dal JRC

4.1. Analisi di incertezza

La quantita di materiale per le singole parti del dispositivo € stata stimata a partire dal
progetto preliminare del WaveSAX a scala reale; questi quantitativi sono comunque soggetti
ad un certo livello di incertezza. Si € quindi eseguito un’analisi di incertezza del dato (nello
specifico, I'analisi Monte Carlo) ipotizzando che il valore della quantita dei materiali per la
costruzione del dispositivo (sia delle componenti strutturali che quelle del PTO) segua una
distribuzione lognormale con varianza pari a 1,1.

In Tabella 2 vengono mostrati i risultati ottenuti dalla simulazione Monte Carlo applicata alla
stima delle emissioni di gas serra per le quattro configurazioni progettuali considerate; in
particolare, oltre al valore medio e mediano, si riporta il valore minino e massimo delle
emissioni considerando un intervallo di confidenza del 95% (ossia i percentili 2,5 e 97,5).
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Tabella 2: Risultati oftenuti dall’analisi Monte Carlo per ogni configurazione del dispositivo, e considerando il
solo impatto nella categoria climate change

Emissioni di gas serra in g di CO; eq. / kWh
Media Mediana 2,5 percentile 97,5 percentile
Configurazione 1 93,2 93,2 87,1 99,2
Configurazione 2 52,8 52,9 49,9 55,8
Configurazione 3 21,7 27,6 25,6 30,1
Configurazione 4 39 39 36,4 41,7

| valori della tabella escludono la possibilita di sovrapposizione dei risultati, ossia il valore
massimo (ultimo quantile) di una configurazione non supera mai il minimo (primo quantile)
di un’altra configurazione se la media della prima € inferiore alla media della seconda.

5. Conclusioni

L’analisi LCA ha consentito un confronto tra le diverse soluzioni progettuali individuate per
il WaveSAX, rivelandosi un utile strumento a supporto dell’ecodesign del dispositivo. Le
guattro opzioni progettuali sono state confrontate tra loro valutando gli impatti sui diversi
comparti e matrici ambientali, facendo riferimento agli indicatori raccomandati dal metodo
ILCD 2011 midpoint. Da quanto emerso dai risultati, risulta evidente che:

- la soluzione del dispositivo in materiale composito & da preferire in termini d’impatto
ambientale alla soluzione in acciaio inox nonostante quest'ultimo materiale sia piu
facilmente riciclabile; cid emerge dal confronto tra la configurazione 1 (acciaio) e 2
(composito), e dal confronto tra la configurazione 3 (acciaio) e 4 (composito).

- le soluzioni progettuali che prevedono la realizzazione del dispositivo all'interno di un
cassone sono da preferirsi rispetto alle configurazioni con il dispositivo fissato esternamente
allopera portuale come risulta dal confronto tra la configurazione 1 (acciaio, dispositivo
esterno) e 3 (acciaio, dispositivo interno) e dal confronto tra la configurazione 2 (composito,
dispositivo esterno) e 4 (composito, dispositivo interno). Ovviamente la realizzazione del
dispositivo all'interno di un cassone in cemento puo essere attuata solo qualora si preveda
di costruire una nuova struttura portuale.

Confrontando le soluzioni progettuali del WaveSAX con altri dispositivi che sfruttano
'energia marina (Figura 4) emerge che le configurazioni in materiale composito e quelle che
prevedono la realizzazione del dispositivo all’interno della struttura portuale si comportano
decisamente meglio della media degli altri dispositivii mentre le emissioni della
configurazione in acciaio fissata esternamente all’'opera portuale sono nella media.

Secondo i dati attualmente reperibili in letteratura relativi ai dispositivi per lo sfruttamento
dell’energia marina (sia maree che moto ondoso) I'emissione media € di 53+29 gCO>
ed./kWh. Per consentire un confronto con altre rinnovabili (il cui grado di maturita non e
comunque paragonabile), si ricorda che le emissioni medie di gas serra per I'eolico ed il
solare fotovoltaico sono rispettivamente di 34 e 50 gCO2 eq./kWh, per il fotovoltaico a
concentrazione di 20—80 gCO2-eq./kWh e per il geotermico di 40-80 gCO»-eq./kWh (Uihlein,
2016).
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Figura 4: Emissioni di CO2 equivalente per kWh per i vari dispositivi di sfruttamento dell’energia marina
(Uihlein, 2016)
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Abstract

The decarbonisation of the energy systems represents an important goal for the European Union. In this
perspective, Energy Storage Systems are playing a key role to overcome the problem of electricity fluctuations
from renewable sources, which is limiting their penetration in the electric grid. A Solar Home System is a smart
grid at residential level integrating batteries, PV panels and a backup generator. Solar Home Systems for
household energy supply have been designed and modelled considering several installation sites in Europe.
After that, the Solar Home Systems environmental performances have been evaluated using a life cycle
assessment approach. The results show that nickel cobalt aluminium oxide and nickel cobalt manganese oxide
batteries are the most sustainable for this application. Moreover, outcomes from this study show that in
northern EU countries Solar Home Systems are more impactful than the national electricity mix.

1. Introduction

Climate changes represent a huge environmental issue, which is responsible for burdens
like the ice-melting and the desertification of the planet. This problem is mainly due to the
emissions of greenhouse gases (GHGS) to the atmosphere. In the global ranking of the main
GHGs emitters (Olivier and Peters, 2018), European Union (EU) emits 4.6 Gt CO2,eq. per
year just after China (13.5 Gt CO2.q) and United States (5.1 Gt CO2¢q). In this context, the
electricity production accounts for the 35% of EU CO»eq releases. Talking about power
plants, it is important to consider both direct and indirect GHG flows: in traditional plants
atmospheric releases come from the construction (CO), the operation (OP) and the end of
life (EoL) phases. Differently, PV plants are not responsible for direct GHGs emissions
during the OP, but indirect flows are released anyway during the CO and EoL phases. In
this context, life cycle assessment (LCA) is the most powerful methodological tool for
environmental sustainability assessment; moreover, it allows to consider environmental
issues such as the depletion of raw materials. This is particularly relevant for Energy Storage
Systems (ESSs) that are constructed using rare materials such as lithium and cobalt.
According to the US Geological Survey (US Geological Survey, 2018) the average cost of
cobalt more than doubled in the last year as consequence of the fast depletion of this metal.
Also, lithium is not abundant on Earth, but the recent recovery of new reservoirs has partially
mitigated the problem. However, ESSs are fundamental for the decarbonisation of mobility
and for overcoming the intrinsic variability of productivity from renewable sources. Indeed,
the electric grids are designed to operate in constant conditions and consequently the
penetration of solar and wind power plants productivity could determine a grid instability.
ESSs can avoid this kind of events if the exceeding power is stored and smartly managed.
More research is required to improve the technical, economic and environmental
performances of ESSs. In this context, one of the main objectives of the European Strategic
Technology Plan (SET Plan) (European Commission - SET Plan, 2018), regards the
sustainable development of ESSs.

The aim of this study is to evaluate the environmental sustainability of a residential electric
grid, named Solar Home System (SHS), composed of a PV plant, a diesel generator and
several different kind of lithium-ion batteries (LIBs). The LIBs analysed by Peters and Weil
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have been considered as their content of cobalt is lower than traditional devices (Peters and
Weil, 2018).

An outline of the paper is presented as following:

e Introduction: the problem of smart grids sustainability is briefly described.

e Methodology: the SHS is analysed using a three steps methodology considering eight
different installation sites within EU countries, identified by their capital cities, where
household consumption profiles have been statistically analysed by Quoilin et al. (Quoilin et
al., 2016).

e SHS design: the characteristics of the plant are defined based on representative values of
energy consumption and weather conditions.

e SHS modelling: the performances of the designed plant are defined based on dynamic
values of energy consumption and weather conditions.

o L CA phase: the environmental performances of the plant are assessed based on the
previous section results; a sensitivity analysis is performed as it allows to compare the SHS
environmental performances in terms of different weather conditions.

e Results: the most sustainable SHSs configuration are indicated and interpreted.

e Conclusions: the main findings of the paper are summarized.

2. Methodology

A multi-step methodological approach, composed by design, modelling and LCA analysis,
has been applied for the environmental assessment of a SHS powering a residential load
represented by a family composed of three people. Such approach is applied to several
SHSs differing for the installation sites and for the type of LIBs.

2.1. SHS design

The minimum power required to the PV plant (Pey minPry min) fOr the self-sufficiency of the
SHS is evaluated using Eqg. (1):
EIoad

P L=
PV min heq “Ner (1)

Where Ej,qaE10qa IS the energy consumption of the users, whose estimation is based on
average values per capita (European Commission, 2017). Concerning h.gh.,, it is the

lowest number of full-power equivalent hours of the PV plant per day during the year. Its
value is based on an online tool (Joint Research Centre - JRC, 2012) and is representative
of the local weather conditions. These parameters are listed in Table 1 for every country
considered in this study.

Tablel: Input data for the design of the SHSs in several countries

Parameter DK | ES FR | GR | HU T PT | RO

Ejoqq [MWh/year] | 54 |45 |72 |56 [33 |32 |38 |18

Rogheq [hours] 07 |33 |12 [29 [10 [28 |33 |16

NeiMer IS the SHS electric efficiency which depends on the losses due to commercial charge

controllers (CCs) and inverter (Is) (Mastervolt Italia Srl, 2019) and other complex or casual
phenomena (Massimo Montopoli, 2012). Its value is set to 72% on a precautionary basis.
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Commercial PV panels (Tenka Solar, 2017) are connected in strings and have a finite power
of 330W. The quantity of CCs and wiring materials depends on the PV power (Balcombe et
al., 2015) whereas the Is have been selected based on the maximum user absorption (3kW).
The LIBs bank is designed to provide one day autonomy to the SHS according to Eq. (2):

C = EIoad (2)
DoD -V

Where VV is the LIBs pack nominal voltage (48V) and the Depth of Discharge (DoDDoD) is

the measure of the maximum energy withdrawn from the battery as percentage of its
capacity (80%).

2.2. SHS modelling

From the design phase it is not possible to predict the SHSs performances in detail, thus
these must be evaluated in dynamic off-design conditions. The productivity profiles of the
PV plants are evaluated using TRNSYS16 (The University of Wisconsin Madison, 2006)
whose library contains a meteorological model. Country-specific load profiles are provided
by Quoilin et al. (Quoilin et al., 2016); among them, those profiles that best fit the design
inputs have been selected. Based on these inputs, the energy balance of the LIBs has been
solved using Matlab/Simulink (Mathworks, 2018) whose library contains a block to simulate
the electrochemistry of LIBs. Thermal and ageing effects have been considered for the
calculation of the energy flows and the batteries lifespan. The block requires the discharge
voltage profiles of the LIBs block and the number of cycles as function of the DoD. These
inputs have been evaluated starting from manufacturers’ datasheets and literature sources
(Feng et al., 2014; Wu et al., 2017; Xu et al., 2018). A simplified natural ageing model
(Grolleau et al., 2016) has also been implemented for the estimation of LIBs natural ageing.

2.3. LCA Phase

Following the requirements of the 1ISO standards 14040 and 14044 (ISO, 2006), LCA has
been applied for the environmental impact assessment of the SHSs. A cradle to grave
approach has been applied using openLCA (Greendelta GmbH, 2019) and Ecoinvent 3.2
(Moreno Ruiz et al., 2015).

2.3.1. Goal and Scope Definition

The goal of this assessment is the detection of the most sustainable type of LIB (Peters and
Weil, 2018) for a SHS in relation to the installation site. Furthermore, the environmental
effectiveness of the SHSs is evaluated compared to the national electricity mixes. As the
SHS is designed to provide electricity supply to the user, that is the functional unit of the
analysis, the reference flow is set to 1 MWh of energy delivered to the load. The system
boundaries are defined accordingly to the sketch illustrated in Figure 1 encompassing all
phases of the life cycle of SHSs. The system operative time is supposed to be equal to 25
years based on PV expected lifespan (Narayan et al., 2018).
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Figure 1: Sketch of the system boundaries of the SHS

A simplified inventory is summarized in Table 2 based on Ecoinvent 3.2 processes. Market
processes are used in order to include all the average transportations in the analysis. The
amount of backup energy (BE) from the diesel generator has been assessed by the SHS
dynamic simulation and depends on the LIB chemistry. From the LIBs energy balance, we
can assess that Paris and Athens require more BE than the other sites. Concerning the LIBs
inventory, Peters and Weil (Peters and Weil, 2018) provided a full dataset for CO, but the
input quantities depend on the sizing equation and the LIBs lifespan (SHS modelling).

Table 2: LCI of the SHS

BE
LiBs [An] CCs Wirin
P\{tpanels [MWh] Is [items] S
[tems] [kg] [kg]
min max min max
DK 1077.8 24825 86 185 319 35 110 26.7
ES 918.0 2167.7 16 12.2 18.5 35 275 5
FR 1404.1 3207.2 66 37| 4.9 35 82.5 20.5
GR 1121.8 2687.8 22 2712 339 35 275 6.8
HU 671.4 1574.0 38 6.9 9.5 35 55 11.8
IT 617.7 1424.5 16 164 204 35 275 5
PT 793.0 2055.9 14 12.6 16.6 35 275 4.3
RO 380.2 885.8 14 24 35 35 275 43
Peters and Weil market for | Manketior charger | cable production;
openLCA dataset PV panel diesel, bumed in | market for production, for i i
Ref ) . J electric inverter 2.5 7 tube insulation
(based on Ecoinvent single-Si . electric roduction
generating set, kw P ,
32) wafer 18.5 kW passenger car elastomere

After the operative life, LIBs materials are supposed to be partially recovered with
hydrometallurgical and pyrometallurgical processes (Weber et al. 2018). Narayan et al.
(Narayan et al., 2018) provide information about PV panels EoL, whereas other studies
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(Tschumperlin et al. 2016; Bekkelund, 2013; Balcombe et al., 2015) are used to model
disposal of electric converters, define the amount of wires and their lifespan. A higher
number of PV panels is required at latitudes characterized by lower values of solar radiation
(such as Paris and Copenhagen) where more energy is consumed by users on average
(European Commission, 2017).

2.3.3. Life Cycle Impact Assessment (LCIA)

All calculations are performed with the ReCiPe endpoint v.1.11 (2014) method that
characterizes the environmental burden through sixteen impact categories. Furthermore,
using the normalisation and weighting set Europe H/A (person/year), results are compared
with the average environmental impact of a European citizen in one year. The Hierarchist
(H) approach is considered a default choice because it represents the most moderate model.
Finally, results are converted in single score values (expressed as Pts/MWh) and
aggregated to compare different system products.

3. Results

In this section, single score environmental impacts (I) are reported for each of the chosen
countries (Table 2) and discussed together with a contribution analysis that, although
performed for all the configurations, is showed considering only the most sustainable ones,
for conciseness. To identify the different LIBs, the nomenclature adopted by Peters and Well
(Peters and Weil, 2018) has been used. One of the main findings of the proposed analysis
is that Bauer (NCA) batteries represent the best choice for most of the installation sites,
except for Spain and Greece where M-B have the lowest environmental impact. The
matching of LIBs characteristics with the operative conditions and their specific eco-profile
determines the SHS score site by site. The characteristics of Bauer (NCA) and M-B (NCM)
are very similar and for such reason the gap between the impact values are very small
(under 4%). These LIBs are the most sustainable solution because cobalt and other
materials (aluminium, manganese) are combined to get a trade-off among rarity of
resources, energy density, maximum charge and discharge rates and expected lifespan.
From the results listed in Table 3 we can observe that the lowest SHS impact occurs in
Spain and Portugal, where h.4h., is maximum (Table 1).

Contrarily in Paris and Copenhagen the solar radiation is very low, and the user absorption
is the highest. This combination is very negative for the SHS environmental sustainability
and the single score burden is estimated as the highest. In Budapest and Bucharest, the
negative effect related to the lack of solar radiation is mitigated by a low energy
consumption. SHSs in Rome and Athens have a moderate impact because of an
intermediate combination of solar energy availability and household consumption. The
contribution analysis is coherent with the results of the design phase: the percentage impact
of the PV plants (22.9%-59.1%) increases when the solar radiation is low, at higher latitudes
(FR, DK, HU). When the PV contribution declines, the percentage burden of the LIBs and
the backup energy supplied by the diesel generator increases. The LIBs contribution
(13.1%-28.9%) is generally lower than that of the panels, whereas the diesel generator
percentage score (18.3%-54.2%) is comparable with that of the PV generator. As the use of
the generator is concentrated during low radiation months, the installation of seasonal ESSs
could be helpful to overcome this problem (Rossi et al., in preparation).
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Table 3: Rated power and battery bank nominal capacity

DK ES FR GR HU IT PT RO
Selected LIB Bauer M-B Bauer M-B Bauer Bauer Bauer Bauer
(NCA) (NCM) (NCA) (NCM) (NCA) (NCA) (NCA) (NCA)
1 I [Pts/MWh] 85.3 420 74.8 55.3 61.6 57.6 457 46.8

PV 59.1% 26.8% 39.7% 22.6% 58.3% 24.1% 25.5% 51.5%

LIBs 13.1% 28.9% 15.0% 21.5% 18.3% 18.5% 25.71% 24.8%

BE 26.0% 41.7% 44.0% 54.2% 20.6% 54.6% 46.2% 18.3%

Others 1.8% 2.6% 1.3% 1.7% 2.8% 2.8% 2.6% 5.4%

Finally, the electric equipment instead, including wiring, Is and CCs, shows much smaller
impact values (1.3%-5.4%).

Figure 2 summarizes the single score environmental impacts of every analysed SHS
compared to the electricity mix per MWh. The results show that the use of a SHS represents
an environmental benefit compared to the grid except for the installation in Copenhagen and
Paris. As already stated, the main reason is that the SHSs environmental impacts are the
highest in these locations. Moreover, investigating the energy contribution behind the
electricity mixed contained in Ecoinvent, the percentage contribution of fossils in Denmark
electricity mix is only 31%, compared for instance to Italy where it is 56%.

The remaining part is represented by renewables, especially wind that is the 22% of the
total, and the electricity imported by other sustainable electricity mixes such as Sweden and
Norway.
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Figure 2: Country-specific single score results of LCA applied to SHSs
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The French electricity mix is assessed as the most sustainable one, but it represents a very
special case because 75% of it comes from nuclear whose environmental sustainability is a
very controversial topic. This depends on the fact that the output flow named “Radioactive
species” does not correspond to any characterization factor using the employed calculation
method. Thus, an adequate characterization factor should be attributed to it in order to
perform the environmental LCA of French energy mix more precisely. In this analysis Greece
turns out to be the country that benefits the most from the SHS as the Greek electricity mix
is the most impactful for the environment among the considered case studies. Indeed 72%
of grid electricity comes from fossils, especially lignite that represents the 44%.

4. Conclusions

In this paper an environmental assessment of SHSs is presented for different locations in
Europe. Several SHSs are designed, modelled and compared using LCA as decisional tool.
The main results achieved are:

e the SHSs energetic and environmental performances in northern sites are very
different from southern sites. Indeed, given the higher energy demand and lower
insolation in northern countries, more powerful PV plants and larger batteries are
required. Thus, it is not a surprise that the PV modules and LIBs give major
contributions to the environmental impact.

e In southern countries the system is much more sustainable and the highest
contribution to the burden is given by the diesel generator for the backup energy
supply. A seasonal ESS could in principle mitigate this problem.

e Bauer (NCA) and M-B (NCM) batteries are assessed to be the most sustainable ones.
Thus, combining cobalt and other materials is an effective solution to improve the
SHS eco-profile.

e SHSs are more sustainable than the grid electricity in almost all sites, especially in
Athens, and with the exception of Copenhagen and Paris.
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