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RESUMO

FOTODESTRUICAO DE COMPOSTOS POTENCIALMENTE TOXICOS
UTILIZANDO TiO9 E LUZ SOLAR

Autora: Raquel I'ernandes Pupo Nogueira
Orientador: Prof. Dr. Wilson de Figueiredo Jardim

A destruigdo de compostos potencialmente toxicos por fotocatalise, um método
bastante promissor de descontaminagdo ambiental, € estudada neste trabalho em dois
sistemas diferentes: a) o sistema utilizando didxido de titdnio coloidal, onde ¢ avaliada
a influéncia da presenca de prata fotodepositada ao TiO7 frente a fotodegradagdo de
fenol; b} o sistema utilizando o diéxido de titdnio P 25 (Degussa) imobilizado em placa
de vidro, em um reator em fluxo, utilizando a luz solar como fonte de radiacio.

Os coldides foram sintctizados a partir da hidrélise de tetraisopropdxido de
titdnio em meio dcido. fons Agt foram fotodepositados sobre a superficie de TiO, pela
formagdo de sitios redutores na presenga de metanol como doador de elétrons. Os
coldides foram caracterizados por absorgdo na regido do UJV/Vis, mostrando um limite
de absorgdo (do inglés, "threshlod") em 375 nm para o TiO» puro, ¢ uma banda cm
424 nm para Ag-1107 cormrespondente a formagdo de prata metilica coloidal,
proporcional a quantidade fotodepositada. Foi observado que os coldides preparados
apresentam alta atividade folocatalitica (superior a do TiO2 P 25 Degussa) frente a
fotodegradagdo de fenol (concentragdo inicial 1 mmol/L), atingindo 76 % de
mineralizagdo de fenol em 120 minutos a pH 3, quantificada através de andlise de
carbono orginico total (COT). A presenga dc prata fotodcpositada (1 € 2 %) ndo
resultou em um aumento da velocidade de reagdo. Iste fato estd relacionado a
‘reoxida¢io da prata fotodepositada pela lacunas fotogeradas, constatada através da
diminuigdo da banda de absorgdo caracteristica da prata coloidal. Esta reoxida¢io pode
ser inibida na presen¢a de um bom doador de elétrons como metanol.

Quanto ao reator solar, este consiste de uma placa de vidro com TiO9
imobilizado sobre a qual a solugéio ¢ cscoada por gravidade enquanto exposta a luz
solar. Este € operado com escoamento Gnico ou com recirculagfio da amostra. Fenol ¢
acido dicloroacético foram utilizados como modelo nos estudos de fotodegradagdo. O
escoamento unico de uma solugdo de fenol 1 mmol/L., pH 8 a uma vazio de 2,7 L/h
resultou cm 55 % de degradagdo de fenol € 30 % de degradagdo de COT a uma
intensidade luminosa solar média de 31,2 W/m2. A porcentagem de degradagdo de



fenol pode ser aumentada com a adi¢io de perdxido de hidrogénio, ions Fe3+ e na
presenga de prata depositada ao TiO). A fotodegradagio de efluente industrial fendlico
(30 mg/L de fenol e 150 mg/L de COT) resultou em 68,6 % de remogéo dc fenol e 65,7
% de remogdo dc COT cm pH 8, a uma vazdo de 2,7 L/h. Um efeito sinérgico foi
observado quando da adigdo de reagente de Fenton (5 mg/L Fe2™ + HyOp 200 mg/T., a
pH 3,5) ao sistema TiO9/luz solar resultando em 96,7 % de remogdo de fenol. Foi
observada uma relagdo linear da porcentagem dc degradagiio de solugdo de 4cido
dicloroacético 5 mmols/L (pH 3) com o aumento da intensidade luminosa solar em 365
nm na [aixa de 20 a 30 W/m2. A porcentagem de fotodegradagéio varia com a carga de
composto (mmol/min) observando-se um decaimento exponencial com o aumento da
carga. Fol constatado através de experimentos com e sem recircula¢do da amostra que
ndo ocorrem limita¢des por transferéncia de massa no sistema.



ABSTRACT

PHOTODESTRUCTION OF POTENTIALLY TOXIC COMPOUNDS USING
TiO2 AND SOLAR LIGHT

Author: Raqucl Fernandes Pupo Nogueira
Supervisor: Prof. Dr. Wilson de Figueiredo Jardim

The destruction of potentially toxic compounds by photocatalysis was studied in
this work in two different systems: a) the system using colloidal TiO», where the
influence of silver deposits was evaluated for the photodegradation of phenol. b) the
system using TiO7 P 25 supported on a glass platc as part of a plug flow reactor using
solar light as source of radiation.

The colloids were synthesized through the hydrolysis of titanium
tetraisopropoxide in acidic medium. The photoreduction of Ag* ions onto TiO»
surface was achieved by the UV illumination of the colloid in the presence of methanol
as electron donor. The characterization of the colloids was made by UV/Vis
absorption, what showed a threshold at 375 nm for the naked TiO7. An absorption
band at 424 nm was observed after silver photodeposition, corresponding to the
metallic silver deposits. The colloids prepared showed high photocatalytic activity for
the degradation ol phenol when compared to TiOQy P 25 (Degussa). The phenol
mineralization yielded 76 % at pH 3, quantified by total organic carbon analysis
(TOC). The presence of photodeposited silver (1 and 2 % w/w) did not result in an
increase of reaction rate. This is related to the rcoxidation of silver by the
photogenerated holes during irradiation. This was verified by the decrease of
- characteristic colloidal silver band absorption. This reoxidation was inhibited by the
prescnce of a good electron donor such as methanol.

The solar reactor consisted in a glass plate with supported TiO2 wherc the
solution falls over as it is exposed o the solar light. The rector is operated with a single
pass or recirculating the sample. Phenol and dichoroacetic acid were used as model
compounds in the pholodegradation studies. The single pass of 1 mmol/L phenol
solution at pH 8 and flow rate of 2.7 L/h resulted in 55 % of phenol and 30 % of total
organic carbon degradation at the average light intensity of 31.2 W/m2. The percentage
of phenol degradation can be increased by the addition of Fe3* fons and the presence
of silver photodeposited on TiO». The photodegradation of industrial phenolic
effluents (30 mg/L. of phenol and 150 mg/[. TOC) resulted in 68.6 % of phenol and



65.7 % of TOC degradation at pH 8 and a flow rate of 2.7 L/h. A synergistic effect
was observed when the Fenton reagent (5 mg/L Fe2t + Hy09 200 mg/L, at pH 3.5)
was added to TiO7/solar light system, resulting in 96.7 % of phenol degradation. It was
observed a linear dependence of percentage of degradation with the increase ol solar
light intensity for the range of 20 to 30 W/mZ2. The percentage of degradation dacays
exponentially with the increase ol molar (low rate (mmol/min.). Experiments with
single as well as recirculation of the sample indicated that there is no mass transfer
limitation in this system.
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Introduc¢io Geral



Introdugdo Geral 1

1- INTRODUCAO GERAL

O grande crescimento da atividade industrial nas Oltimas décadas tem levado a
producdo de uma grande quantidade de produtos sintéticos. Estima-se que 1000 novos
compostos quimicos sejam produzidos a cada ano (Ollis ef alli, 1989). Muitos dcstes
compostos 530 téxicos, cancerigenos ou mutagénicos os quais podem, devido a sua
persisténcia no ambiente, aportar no sistema hidrico, atmosférico ou nos solos. Grande
parte desta contaminagfo pode ser atribuida principaimente a atividades industriais
como refinarias de petroleo, a indastria quimica, téxtil e papeleira. A atividade agricola
também € responsavel por grande parte da contaminagdo ambiental devido a utilizagdo
de pesticidas e fertilizantes. O tratamento de dgua por halogenagdo também podc
transformar compostos presentes na dgua em substancias potencialmente (Oxicas como
por exemplo cloroférmic (Larson e Rockwell, 1979). O esgoto sanitario € outra
importante fonte de contaminagio, uma vez que estimativas indicam que serdo
atingidos 7 bilhdes de habitantes no mundo no inicio do ano 2000, gerando uma carga
polucnte de, aproximadamente, 20 bilhdes de kilogramas de rejcitos a cada dia.

A contaminag¢do do meio ambiente tem sido apontada como um dos maiores
problemas da sociedade moderna. Como resultado de uma crescente conscientizagiio
desta contaminag¢do, bem como dos riscos a saude humana, novas normas e legislagdes
cada vez mais restritivas tém levado a medidas de prevengdo a fim de minimizar o
risco de polui¢do das aguas. Controles mais rigorosos na descarga e armazenamento de
efluentes toxicos e o desenvolvimento de novos processos de tratamento sfo
estratégias de preservagdo ambicntal.

No Brasil, porém, este controle ainda € insuficiente e a auséncia de métodos de
tralamento adequados bem como de descarga de residuos € uma realidade. Em Sdo
Paulo, a Companhia Estadual de Tecnologia e Saneamento Bésico ¢ Defesa do Meio
Ambiente (CETESB) ¢ a entidade que estabelcce e controla os indices ambientais.
Grande parte dos residuos produzidos € concentrado na parte industrializada do pais,
principalmente no estado de Sdo Paulo, onde segundo dados da CETESB, a geragio de
residuos perigosos atinge 820.000 toneladas por ano sendo 376.000 geradas somente
na regido metropolitana de S&o Paulo (Passos et alli, 1994).
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1.1- Processos tradicionais de tratamento de efluentes industriais

O objetivo de um processo ideal para remog¢do de compostos orginicos € a
conversdo da matéria orgénica em dioxido de carbono, dgua ¢ dnions inorgénicos do
heterodlomo presente, ou seja, a total mineralizagdo dos contaminantes organicos. No
entanto, muitos dos tratamentos ainda utilizados baseiam-se somente na transferéncia
de fase, sem que os contaminantes sejam de faio destruidos. Dentre estes processos
pode-se citar a adsorgio em carvio ativado e "air stripping”. O processo de tratamento
com carvdo ativado baseia-se na adsorgédo liquido/solido ou gas/sélido através do qual
€ possivel a descontaminagdo de efluentes orginicos. O processo de "air stripping” é
aplicado a remog¢fo de compostos organicos volateis, através de borbulhamento de ar
na fase aquosa, proporcionando a transferéncia de organicos para a fase gasosa.
Embora estas técnicas segjam cficientcs no processo de descontaminagido, elas
envolvem apenas a transferéncia de fase do contaminante. Quanto aos processos
oxidativos, a destruigdo dos compostos pode ser atingida através da oxidagdo
biologica, quimica ou fisica (térmica), sendo os mais utilizados a incinera¢do e o
tratamento biologico, tratados a scguir;

1.1.1- Incineracio

A purifica¢do pelo calor € um conceito antigo que ainda ¢ usado nos dias de
hojc para a queima de residuos em todo o mundo. E um método que tem sido aplicado
com sucesso no tratamento de residuos sélidos ¢ gasosos. No entanto, processos
térmicos sdo limitados para o tratamento de residuos agquosos uma vez que
consideravel quantidade de energia € necessaria para vaporizagio da agua, antes quc os
compostos organicos scjam destruidos a temperaturas geralmente por volta de
850 ° C. Esta limitagdo tem sido contornada através do desenvolvimento do processo
de oxidag&o em ar umido (do inglés "wet air oxidation"), onde os compostos orginicos
sdo decompostos com ar atmosférico ou oxigénio puro a temperaturas de 150 a 370° C
¢ pressdo de 10 a 220 bar (Huang et alli, 1993; Dempsey e Oppelt, 1993). A oxidagio
em ar himido aumenta a eficiéncia da incinerag#o, no entanto, devido &s condigdes de
operacdo, € um processo de custo bastante elevado.

Apesar de ser um meétodo destrutivo e aparentemente eficiente de tratamento de
residuos, a incineragio tem sido alvo de oposigdo publica, a qual tem se intensificado
nos ultimos anos devido a relatos de formagao de tragos de dioxinas e furanos como
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subprodutos da incineragdo de lixo municipal (Olie ef alli, 1977; Folha de Sao Paulo,
1994).

Uma avaliagdo da toxicidade desta classe de compostos feita pela US-EPA
(Agéncia de proteciio ambiental norte americana), indica a 2,3,7,8-tetracloro-p-
dibenzodioxina (2,3,7,8-TCDD) como o mais potente carcinogénico ja avaliado pelo
orgdo. Estes compostos podem ser gerados como resultado de combustdo incompleta
ou por reagdes de recombinagdo em misturas contendo compostos orgénicos clorados.
Devido a este risco, a incineragdo ¢ vista hoje por ambientalistas como inviavel. No
entanto, uma avaliagdo matis definitiva da sua eficiéncia, bem como de seu risco ainda
¢ necessaria. [Jma reavaliagdo do risco de dioxinas a satide esta sendo preparada pela
EPA, a qual foi comentada recentemente em uma séric de artigos (Environ. Sci.
Technol., 1995).

1.1.2- Tratamento bioldgico

O tratamento bioldgico de esgotos domésticos por processos aerobico ou
anaerdbico € utilizado ha mais de dois mil anos pelo ser humano. Microrganismos,
principalmente bactérias, sdo utilizados na conversio da matéria orginica presente em
constituintes inorginicos indquos (CO7 e HyO nos processos acrébicos e CHgq e COp
para anacrdbicos). Nos Gltimos anos, com o desenvolvimento da microbiologia e de
tecnologias de tratamento, um amplo espectro de efluentes foi reconhecido como
tratdveis e estes processos passaram a ser utilizados no tratamento de efluentes
industriais (Rittmann, 1987; McCarthy e Smith, 1986).

Os métodos de tratamento bioldgico sdo bastante empregados, principalmente
as lagoas aeradas para o tratamento de efluentes de papeleiras. Sdo processos baratos,
porém requerem um tempo longo para que o eflucntc atinja os padrdes exigidos.

1.2- Processos Oxidativos Avancados (POA)

Entre os novos métodos que estido sendo desenvolvidos para a descontaminagio
de 4guas, os chamados processos oxidativos avancados (POA) tém atraido muito
interesse. Baseados na formagdo de radicais hidroxila (*OH), agente altamente oxidante
(E°=2,33 V), os POA dividem-se em sistemas homogéneos ¢ heterogéneos onde os
radicais hidroxila sdo gerados com ou sem irradiagdo com luz ultravioleta, como
mostrado no esquema a seguir:
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03/UV
com irradiagdo HyO»/UV
Homogéncos 03/Hy07/UV
VUV
03/H2On
sem irradiagdo (03/0OH-
HyO»/Te2t
Heterogéneos com irradiagdo Ti02/UV
TiO2/HyOn/UV
sem irradiagao cletro-Fenton

Devido a sua alta reatividade, os radicais hidroxila podem reagir com
praticamente todas as classes dc compostos organicos ¢ inorgénicos. Entretanto, sua
eficiéncia pode ser reduzida pela presenca de altas concentragdes de sequestradores de
‘OH, como carbonato e bicarbonato. Os principios ¢ aplicagdes téenicas destes
métodos foram detalhadamente revisados por legrini ef alli (1993) e Huang, et alli
(1993) os quais sdo apresentados a seguir:

1.2.1-H0»/UV

() uso de perdxido de hidrogénio em conjunto com a radiagdo ultravioleta tem
sido bastante cstudado na fotooxidagdo de poluentes organicos em meio homogéneo
(Sundstrom et alli, 1989; Milano et alli, 1990; Topudurti et alli, 1993). Os radicais
hidroxila sdo gerados através da fotolise de perdxido de hidrogénio com luz UV
conforme a reacdo abaixo:

HrOy —™ 5 2.0H (1.1)

Compostos orginicos aromaticos e alifiticos presentes em 4gua em baixos
niveis de concentragio sdo passiveis de destruigdo por H202/UV. O cloro ligado a
compostos organicos ¢ convertido em fon cloreto indicando a destruigéio de cstruturas
organicas cloradas. No entanto, muitos intermedidrios sdo formados no caso de
compostos aromaticos, que por sua vez sio degradados estendendo-se o tempo de
irradiacao (Sundstrom et alli, 1990).
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1.2.2-03/UV

A utilizagdo de ozdnio em conjunto com luz UV tem sido tecnicamentc
desenvolvida com o objetivo de descontaminagio de agua potavel bem como
tratamento de dguas residudrias. E, provavelmente, um dos processos oxidativos mais
utilizados. Do ponto de vista [otoquimico, apresenta absorgdo muito maior na regifio de
254 nm do que H205. O uso da ozonizagdo para o tralamento de aguas bem como de
efluentes foi recentemente revisado por Masten e Davis (1994).

A geragdo de -OH no sistema O3/UV ¢ resultado da decomposicdo de peroxido
de hidrogénio gerado durante a fotolise de O3 (eq. 1.2 e 1.1), provocando uma série de
reagOes em cadeia que levam a oxidagdo dc diversas classes de compostos organicos,
algumas recalcitrantes ao tratamento s6 com ozdnio. Além da destruigio de compostos
orgénicos t0xicos, através deste método ¢ possivel a destruigdo de virus e bactérias em
aguas. Uma das desvantagens apontadas para os processos que envolvem ozdnio € a
limitagdo por transferéncia de massa entre 0 ozdnio gasoso € a solugdo aquosa.

03 +H0 —% 5 Hy09 + 0y (1.2)

A eficiéneia do processo pode ser aumentada pela adigdo de 11209 devido a
produgio extra de radicais -OH, que por sua vez reagem com O3 gerando outros
radicais ¢ pela transferéncia de elétrons formando o ion hidroperéxido:

O3 +:0l - O3 +-HO» (1.3)
H,0, — HO,- + Bt Ka=1,6.10-12 (1.4)
HO,~ + 03 - 03- + HOy- (1.5)

Em uma comparagio dos métodos que envolvem ozénio (03/Hp09, O3/0H-,
03/UV e O3/H202/UV), foi observado quc o processo 03/H209/UV é mais eficiente,
no entanto, o aumento do custo capital e operacional associados ao uso de O3, [1705 e
UV juntos pode, em alguns sistcmas, ndo justificar um pequeno aumento na eficiéncia
(Masten ¢ Davis, 1994).
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1.2.3- HyO9/Fe2t

Entre os métodos que néo utilizam radiagdo, o reagente de Fenton apresenta alto
poder oxidante, através da geragdo de radicais hidroxila na mistura HpOy/Fe2+t de
acordo com a equagio abaixo:

Fe2™ + HyOn — Fe3™ +-OH + OH- (1.6)

Esta rcagdo foi observada pela primeira vez por Fenton (1894; 1899) e
posteriormente seu poder oxidante foi atribuido por Haber ¢ Weiss (1934) aos radicais
hidroxila. Uma grande variedade de classes de compostos é passivel de oxidagéo por
reagente de Fenton.

A reacdo ¢ fortemente dependente do pH, sendo a velocidade maxima de
decomposigio de H,Oy em pH 3,5, devido a hidrolise de ion férrico. Reacdes em
cadeia ocorrem quando o Fe2* encontra-se em pequena quantidade, enquanto que um
excesso de Fe2™ ocasiona perda de ‘OH devido a reagéo:

FeZt + .OH —> (Fe-OH)2*+ (1.7)
1.2.4- Fotélise com UV/vicuo (VUV)

A fotblisc com UV vacuo consiste na utilizagdo de uma faixa do espectro de até
190 nm, onde o ar (oxigénio) absorve fortemente. A fonte de radiagiio é obtida através
da utilizagdo de ldmpadas de xendnio. A excitagdio nesta faixa do espectro leva, na
maioria dos casos, 4 homolisc dc ligagdes quimicas. Além da destruigio do
contaminantes dirctamente por homdlise das ligagdes, a fotélise da agua (eq. 1.8) é
altamente eficiente na geragdo de radicais hidroxila, responsdveis pela oxidagdo
posterior dos contaminantes.

HyO —™ 5 1/2 Hy +-OH (1.8)

E um processo mais recente e simples, que dispensa a adi¢do dc oxidantes. A
mineraliza¢fio de compostos como 4-clorofenol, dimetil-3-nitrobenzeno e atrazina ja
foi constatada. No entanto, seu desenvolvimento ainda csta restrito pela limitada
disponibilidade das iampadas de xendnio (Jakob et alli, 1993; Gonzalez et alli, 1994).
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1.3- Fotocatalise heterogénea

A fotocatalise tem sua origem na década de setenta quando pesquisas em células
fotoeletroquimicas comecgaram a ser desenvolvidas com o objetivo de producdo de
combustiveis a partir de materiais baratos, visando a transformagéo da energia solar em
quimica. Em 1972, um trabatho de Fujishima e Honda descreveu a oxidagdo da agua
em suspensdo de TiO, irradiado em uma célula fotoeletroquimica, gerando hidrogénio
e oxigénio. A partir desta época, muitas pesquisas foram dedicadas ao entendimento de
processos fotocataliticos envolvendo a oxidagdo da dgua e ions inorgénicos. No
entanto, ¢ apontado por Fox (1983) a auséncia de estudos andlogos envolvendo
compostos orginicos até esta data.

A possibilidade de aplicacdo da fotocatdlise a descontaminagio foi reconhecida
pela primeira vez em dois trabalhos de Pruden e Ollis (1983a;b) onde foi demonstrada
a total mineralizacio de cloroférmio e tricloroetileno para ions inorgianicos durante
iluminacfioc de suspensdo de TiO,. Desde entdo, a fotocatalise heterogénea vem
atraindo grande interesse de diversos grupos de pesquisa de todo o mundo devido 4 sua
potencialidade de aplicagio como método de destruigdo de poluentes sendo que uma
meédia de 200 publicagbes por ano tem sido atingida. Dentre estas, uma série de
revisdes abordam a aplicagcdo do método a descontamina¢io ambiental (Serpone e
Pchizzetti, 1989; Matthews, 1991b; Ollis et alli, 1991; Fox, 1992; Mills et alli, 1993a;
Fox e Dulay, 1993; Herrmann et a/li, 1993; Pichat, 1994; Hoffmann er alli, 1995).

1.3.1- Princfpio da fotocatilise

Um semicondutor é caracterizado por bandas de valéncia e bandas de condugdo,
sendo a rcgido entre elas chamada de "bandgap”. Na lotocatalise, um semicondutor €
ativado pela absorgdo de fotons com energia superior a encrgia do "bandgap”,
resultando na promogdo de um elétron (e7) da banda de valéncia (BV) para a banda de
condugdo (BC), com a geragdo concomitante de uma lacuna (h™), na banda de
valéncia. Estas lacunas localizadas na banda de valéncia mostram potenciais bastante
positivos, na faixa de + 2,0 a + 3,5 V, medidos contra um cletrodo dc calomelano
saturado, dependendo do semicondutor e do pll. Iiste potencial ¢ suficientemente
positivo para gerar radicais -OH a partir de moléculas de dgua adsorvidas na superficic
do semicondutor, 0s quais podem subseqilentemente oxidar o poluente organico.
Elétrons deslocalizados sdo responsaveis pela distribuicdo das cargas negativas que
podem migrar para a superficie da particula, onde mostram potenciais que variam entre
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0 ¢ -1,0 V sendo, portanto, bons redutores. Este potencial ¢ suficientemente negativo
para reduzir O, adsorvido a ion superdxido (Mills et alli, 1993; Fox e Dulay, 1993;
Ollis et alli, 1991).

O esquema de representagio da particula de um semicondutor é mostrado na
figura 1.1:

Figura 1.1- Esquema representativo da particula de um semicondutor e geragdo de
*‘OH e O2--. BV: banda de valéncia; BC: banda de condugéo.

A eficiéncia das reagdes de dxido-redugdo depende da competigdo cntre o
processo em que o elétron € abstraido na superficie do semicondutor ¢ o processo de
recombinagdo do par elétron/lacuna. Na auséncia de doadores e receptores de elétrons
adequados, a energia acumulada ¢ dissipada em poucos nanosegundos por
recombinagfo. Este processo de recombinagdo é evitado principalmente pela presenca
de O, adsorvido. Outros receptorcs de elétrons, como HyO7 ¢ ions metalicos, também
contribuem para evitar o processo de recombinacio.

Fatores como concentragdio do semicondutor, area superficial, intensidade
luminosa, ions presentes ¢ pH tém sua influéneia na velocidade de degradacdo de
diferentes compostos.

O aumento da concentragdo do semicondutor quando utilizado na forma de
suspensdo em reatores tipo batclada, aumenta a velocidade dc degradagao devido a um
aumento da quantidade de sitios ativos para a absor¢io da luz incidente e
consequentemente a geragdo de radicais -OH. No entanto, um limite € atingido em
cerca de 0,1 % (p/v), quando acima deste valor ocorre limitacio da transferéncia de Iuz,
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devido a opacidade da suspensdo desfavorecendo, assim, a absor¢do da radiagdo pelo
semicondutor.

Tem sido observado em experimentos com luz artificial que em intensidades
mais baixas a velocidade de degradagio é fungdo linear da intensidade luminosa,
cnquanto que em intensidades altas, observa-se uma dependéncia com a raiz quadrada
da intensidade. Este fato tem sido atribuido a uma maior recombinagdo do par
elétron/lacuna a fluxos mais altos (Okamoto er alli, 1985b; Ollis, 1991; Blake et alli,
1991; Cunningham, 1994).

A presenga de dnions e cations pode influenciar a atividade fotocatalitica. fons
como 8042-, CI- ¢ H7PO4~ provocam um efeito inibidor devido 4 adsor¢iio na
superficie do semicondutor. O fon cloreto apresenta cfcito inibidor somente em
concentragdes de 0,1 mol/L, enquanto que sulfato, na concentragio de 103 mol/L. O
fon nitrato ndo inibe a fotodegradagio em concentragdes de até 0,1 mol/L. Alguns
citions como Cu2*, Fed*, Ag™ entre outros influenciam positivamente na
fotodegradagdo por atuarem como receptores de elétrons. O efeito do pH ndo € muito
marcante para alguns compostos, no c¢ntanto, de maneira geral, o meio basico resulta
em favorecimento da formagiio de radicais -OH aumentando a velocidade de
degradacdo.

1.3.2- O dioxido de titinio

Muitos semicondutores podem atuar como sensibilizadores em processos de
oxido-redugio mediados pela luz devido a sua estrutura eletrénica, caracterizada por
bandas de valéncia preenchidas e bandas de condugdo vazias. No entanto, para que o
semicondutor seja fotoativo a ponto de oxidar a matéria organica até CO> e HQO via
radicais ‘OH, ¢ necessdrio que o potencial de oxido-redugio da lacuna seja
suficientemente positivo para gerar radicais -OH, e o potencial da banda de condugio,
suficientemente negativo para reduzir Oy adsorvido, gerando o ion superdxido. Em
muitos casos, o semicondutor ¢ capaz de atuar como oxidante através da lacuna
fotogerada. O esquema da figura 1.2 mostra as posi¢des das bandas de difcrentes
semicondutores ¢ o potencial redox para HoO/OH e O9/HOy- .

Entre todos os semicondutores ja testados, o TiO2 apresenta-se como o mais
fotoativo. Apresenta outras vantagens como baixo custo ¢ ndo toxicidade,
insolubilidade em 4gua, fotoestabilidade, estabilidade quimica numa ampla faixa de
pH, possibilidade de imobilizagao sobre sélidos e possibilidade de ativagdo por luz
solar. Estas caracteristicas tornam este semicondutor o mais atraente para a
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fotocatdlise. O dioxido de titdnio € encontrado na natureza em trés formas alotropicas,
anatase, rutilo e brookite sendo as duas primeiras as mais comuns. A forma anatase
possui uma maior foloatividade que a forma rutilo. A baixa fotoatividade da forma
rutilo tem sido explicada pela mais alta taxa de recombinagdo elétron/lacuna que a
forma anatase, devido 4 sua mais baixa capacidadc dc adsorgdo dec O (Lewis e
Rosenbluth, 1989). No entante’, alguns autores tém constatado que a forma rutilo
apresenta atividade mais seletiva para determinados compostos. Foi observado que a
forma rutilo € mais fotoativa para a oxidacdo de CN- que a forma anatase (Peral ¢
Domenech, 1992).
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Figura 1.2- Posi¢do das bandas de semicondutores usados como fotocatalisadores e
potencial redox de H>O/OH e O2/HO7+« a pH 0 (Mills et alli, 1993).

0 TiO2 ¢ amplamente utilizado como pigmenlo para tintas e papel e mais
recentemente, também tem sido utilizado como bloqueador solar devido as suas
caracteristicas oticas Gnicas quando particulas ultrafinas sdo utilizadas (Fudin, 1993).

Existem muitas fontes diferentes de TiO2 provenientes de diferentes
fabricantes. Entretanto, o TiO) Degussa P 25 tem sido o mais amplamente utilizado
devido a sua maior fotoatividade em comparagdo com outras fontes disponiveis.
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Consiste de uma mistura de 70:30 anatase:rutilo, é ndo poroso ¢ possui uma alta area
superficial (BET) descrita pelo fabricante como sendo igual a 55+ 15 m2/g e tamanho
de particula médio de 30 nm em agregados de 0,1 um de didmetro.

1.3.3- Aplicacio da fotocatalise a descontaminaciio

Uma grande variedade de classes de compostos orgdnicos toxicos ¢ passivel de
destruigdo por fotocatalisc com TiO2. Na maior parte, a fotodegradagio leva 4 total
mineralizagdo dos poluentes gerando CO9 e H2O.

Haloalcanos e haloalcenos

A cloragdo da dgua leva muitas vezes 4 formagdo de haloalcanos resultantes da
oxidagdo de acidos humicos e matéria orgénica presente na agua original. Os
haloalcanos que contém pelo menos um dtomo de hidrogénio no mesmo carbono que
contém o halogénio sdo completamente degradados a HCl ¢ CO2 (Pruden e Ollis,
1983a).

CHCI3 + Hp0 + %09 — CO2 + 3HT + 3CI (1.9)

Os haloalcenos so rapidamente oxidados a espécics intermediarias que, por sua
vez, sdo oxidadas a CO7 e H>O (Pruden ¢ Ollis, 1983b).

CHCICClp = CHOCClp - CO3 + HCI (1.10)
Fendis e clorofendis

Muitos clorofendis sdo utilizados como prescrvantes, herbicidas, inseticidas e
ocasionam grande perigo de contaminagdio do meio ambiente devido a sua alta
toxicidade. A fotodegradagdo de fendis ¢ clorofendis tem sido extensivamente
estudada. Sao convertidos a quinonas e hidroquinonas através de reagdo de adigiio de
grupos hidroxila provenientes da geragéio de *OH na superficie do TiO3, os quais sdo
posteriormente oxidados a COp e HyO (Okamoto et alli, 1985a; D'Olivcira et alli,
1990; Tseng ¢ Huang, 1991; Mills et alli, 1993b; Mills e Hoffmann, 1993; Ku e Hsieh,
1992).
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Surfactantes

Surfactantes sdo utilizados em larga escala em aplicagtes industriais bem como
domésticas e constituem uma das fontes de poluigio de dguas. A sua biodegradagio é
muitas vezes lenta ou parcial e a fotodegradagio com TiQ2 apresenta-se como uma
altcrnativa promissora para este tipo de contaminagio.

A mineralizagdo de surfactantes aniénicos e catidnicos tem sido observada na
presenga  de TiO2/UV sendo a cxtensdo da adsorgdo na superficie do TiO; um
parametro determinante da velocidade de fotodegradagio. Muitos agentes surfactantes
possucm varias estruturas carbOnicas na molécula, resultando cm diferentes
velocidades de degradagdo para partes diferentes da molécula. A parte que contém o
grupo fenila no surfactante dodecilbenzenossulfonato de sédio (DBS), por exemplo, é
mais rapidamente dcgradada enquanto que a cadeia saturada € atacada mais lentamente
(Hidaka ef alli, 1989; Hidaka e Zhao, 1992; Hidaka et alli, 1992).

Corantes

Efluentcs de manufatura de tecidos tém, muitas vezes, coloragdo intensa e sio
de dificil degradagdo por meétodos convencionais. A fotodegradagio de azul de
metileno, rhodamina B ¢ azo corantes gera como produto compostos incolores, o que
pode scr observado visualmente. Em corantes que contém um atomo de nitrogénio no
anel, a fotodegradagdo resulta em total mineralizacio liberando aménia que ¢
posteriormente oxidada a nitrato. Entretanto, anéis que contém (rés atomos de
nitrogénio como o herbicida triazina, sdo cstaveis observando-se degradacdo parcial
(Matthews, 1989; Davis er alli, 1994; Hustert e Zepp, 1992; Pelizzetti, er alli, 1992;
Chen e Chou, 1993, Matthews, 1991a).

Além de compostos orglnicos, a [otocatilise também tem sido aplicada &
transformagao de inorgénicos como CN-, HS, NH3, entrc outros, além da recuperacio
de metais por [otorredugiio na superficie do semicondutor.

1.3.4- Novas aplica¢des da fotocatalise

Além das aplicagbes ja mencionadas da fotocatdlise a descontaminacio de
aguas, outras aplicagtes tém sido desenvolvidas mais recentemente. Entre elas pode-sc
citar: a) analise de carbono organico total através da fotomincraliza¢do da matéria
organica e posterior quantificagdo condutométrica de COo (Matthews e alli, 1990), b)
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destruigdo de bactérias e virus (Ircland e alli, 1993), c) inativagio de células
cancerigenas através da fotogeragdo de radicais hidroxila (Cai et alli, 1991), d)
destrui¢do de compostos orgénicos volateis em lase gasosa, com grande potencialidade
de aplicagdo a desodorizagdo de ambientes (Peral ¢ Ollis, 1992), ¢) limpeza de
derramamentos de petrdleo (Nair et alli, 1993).

1.3.5- Objetivos

Tendo em vista o crescente interesse pela fotocatélise heterogénea como método
de destruicdo de poluentes ¢ a disponibilidade de energia solar no Brasil, fontc de
energia esta ainda pouco explorada, o objetivo deste trabalho € o estudo da viabilidade
de utilizagfo desta energia como fonte de irradiagdo em processos de descontaminagdo
ambiental. A fotodegradagdo de compostos orgénicos potcncialmente toxicos foi
estudada em dois sistemas diferentes: a) o sistema utilizando TiO9 coloidal, onde a
influéncia da prata fotodepositada ao TiO5 € avaliada frentc & fotodegradagio de fenol;
b) o sistema que utiliza o TiO7 imobilizado e luz solar como fonte de irradiagdo, onde
¢ avaliada a utilizagdo da luz solar bem como do reator solar de leito fixo para a
fotodegradagio de poluentes.



Capitulo 2

Fotodestruicao de fenol com TiO?2 coloidal-Influéncia
da prata fotodepositada
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2.1-INTRODUCAO

O estudo de metais e 6xidos semicondutores na forma de coldide tornou-se
importante em varios campos da quimica e fisica nas tltimas décadas. Sua utiliza¢do
como catalisadores ou fotocatalisadores em reacdes de transferéncia de elétrons bem
como o seu emprego na conversdo da energia luminosa em elétrica e quimica, tem
estimulado o estudo de tais materiais (Henglein, 1988; Memming, 1988). Sdo
considerados coléides, aglomeragdes de édtomos de metais ou moléculas de
semicondutores que apresentam tamanho inferior a 100 nm.

Dois grupos se destacaram por estudos sistcmaticos envolvendo particulas
coloidais: o do professor Ilenglein em Berlim, € o do professor Griitzel, em Lausanne,
0s quais sdo responsaveis por duas revisoes bibliograficas que descrevem em detalhes
propriedades de coldides metdlicos e de semicondutores (Henglein, 1989; Gritzel,
1989). Mais recentemente, propriedades de coléides semicondutores foram também
revisadas por Kamat (1993), Bahnemann (1993) e Hagfeldt e Gratzel (1995).

Particulas coloidais, devido ao seu tamanho reduzido, apresentam certas
propriedades fisico-quimicas diferenciadas. O tamanho ¢, em geral, suficientemente
pequeno para permitir que suas solugdes sejam oticamente transparentes, pois atenuam
a luz quase que exclusivamente por absorgéo ¢ néo por espalhamento. Esta propriedade
permite que métodos Gticos sejam empregados na detecgdo de intermedidrios de vida
curta. Técnicas resolvidas no tempo, como fotdlise de flash, tém sido bastante
aplicadas para a investigagdo de rcagdes de transferéncia de elétrons que se ddo na
interfacc.

Estas pequenas particulas nfio tém propriedades de atomos ou moléeulas
individuais, mas sdo tratadas como aglomeragdes em uma estrutura cristalina. O
nimero de aglomeragdo, que especifica o ndmero de atomos ou moléculas, pode variar
de 10 a algumas centenas. Suas propriedades eletrdnicas dependem dc aspectos de sua
fisica de estado solido, como estruturas de bandas e "bandgap". Quanto as
propriedades oOticas, os semicondutores absorvem luz abaixo dc um limite de
comprimento de onda Ag, o qual ¢ relacionado a energia do bandgap de acordo com:

1240
EdeV)

Ag(nm)= (2.1)

onde Eg ¢ a energia do bandgap que corresponde  energia do foton, E= heh-1,
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De particular importdncia sdo efeitos de tamanho quéntico (do inglés, "size-
quantum effects”) que surgem quando as particulas tornam-se muito pequenas. Neste
caso, as interages dc atomos nas aglomeragdes resultam cm niveis de energia
quantizados. Tais efeitos sdo caracterizados por mudangas drasticas nas propriedades
Oticas dos coldides como a alteragdo do limite de absor¢do para comprimentos de onda
menores com a diminuigdo do tamanho da particula, ¢ o aparecimento de picos no
espectro de absorgdo correspondentes a transi¢des entre niveis de energia bem
detinidos (Lewis ¢ Rosenbluth, 1989),

A recombinag¢do dc elétrons e lacunas ¢ um processo eletronico de grande
importdncia em reagdes fotocataliticas utilizando semicondutores, uma vez que a
fotocondutividade € dependente do tempo de vida destas especies. O processo de
recombinag¢do tem sido estudado através de técnicas resolvidas no tempo, como
fotdlise de flash e radidlise de pulso.

Nos estudos de fotolise de pulso utilizando laser, a irradiac8o acontece em um
tempo de nanoscgundos. Um grande nimero de fétons ¢ absorvido em uma patticula
coloidal, tendo como resultado uma alta concentragdo de elétrons e lacunas positivas.
Dois tipos de cxperimentos de fotolise de flash tém sido descritos: no primeiro,
elétrons e lacunas sdo detectados através de sua absor¢fio dtica apos excitagdo do
semicondutor, quando € registrado o espectro do transiente; no segundo, sdo detectados
os produtos de reagfo destas espécies.

Em estudos de radidlise de pulso ¢ possivel investigar reagbes de radicais livres
na interface. Os radicais livres sdo gerados por um pulso de radiagdio dc alta energia e
transferem um elétron para a particula coloidal, onde permanecemn por determinado
tempo. A vantagem deste método € que um excesso de elétrons em pcquenas particulas
pode ser estudado sem que lacunas positivas estejam presentes simultaneamente (Baral
et alli, 1986).

Uma maneira cfetiva de influenciar a recombinag¢do das cargas fotogeradas, ¢
através da introdugido de dopantes na estrutura cristalina do semicondutor bem como a
deposigdo de metais sobre a superficie da particula.

Dabestani ¢ colaboradores (1982) demonstraram que depésitos de platina
funcionam como sequestradores dc elétrons. Este fato também foi observado por
Bahnemann et alli (1984) através de expetimentos de fotdlise de flash de suspensio
coloidal de Pt-TiQ7, onde uma absor¢do em 475 nm surge apos um pulso de laser de
347 nm, que ndo ocorre na auséncia de platina. Tal absorgdo & atribuida a lacunas
positivas retidas na superficie da particula coloidal.
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A inibigdo da recombinagio do par elétron/lacuna (e~h™) em particulas de TiO»
com ions Fe (IIT) foi demonstrada por Moser e Gritzel (1987). A presenca dc ions Fe
(IIT) no semicondutor excrce grande efeito no tempo de vida dos pares e/h*. O maior
tempo de permanéncia do par foi confirmado através de fotélise de laser, utilizando a
absor¢do caracteristica de elétrons para monitorar o tempo de reagdo.

Além da inibi¢do da recombinagio do par e/h™, a incorporagdo de metais aos
semicondutores também tem sido estudada com o objetivo de aumentar a faixa de
absor¢do da luz para a regido do visivel, visando aplicagdes solares. Sabe-se que o
TiO2, devido & sua energia de bandgap de 3,2 eV, ¢ fotoativado por radiagio de
comprimento de onda inferior a 400 nm. Em consequéncia, sé uma pequena
porcentagem do espectro solar € aproveitada (~3%). Varios metais tém sido
incorporados a estrutura bem como a superficie do TiQ7 para aumentar a faixa de
absor¢do na regido do visivel, como vanadio, prata, platina, ferro, cromo, manganés e
niébio entre outros (Griitzel e Howe, 1990; Wong e Malati, 1986; Palmisano et alli,
1988; Kondo e Jardim, 1991; Alberici e Jardim, 1994; Serpone ef alli, 1994; Sclafani
et alli, 199151; Harada et alli, 1990; Sabate et alli, 1992; Ohtani et aili, 1992). No
entanto, a influéncia do metal incorporado ao semicondutor na sua fotoatividade, bem
como o mecanismo envolvido no processo nfo cstio ainda esclarecidos.

Neste capitulo, € estudada a influéncia da fotodeposigio de prata ao TiO9
coloidal e sua fotoatividade frente 4 degradacido de fenol.
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2.2- EXPERIMENTAL

2.2.1- Reagentes

Didxido de titanio (1107 P 25) - Degussa
2-propanol (C3H70H) - Merck

Fenol (CgH5OH) - Merck

Tolueno (C7Hg) - Merck

Metanol (CH30H) - Merck

Nitrato de prata (AgNQO3) - Merck
Tetraisopropdxido de titdnio (Ti(C3H70)4) - Aldrich
Abcrchrome 540 - Aberchromics LTD.

Acido perclérico (HC1O4) - Merck

2.2.2- Anilises

As amostras provenientes da fotodcgradagdo de fenol foram analisadas por
cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE) por fase reversa e através dc medidas
do Carbono Orgénico Total (COT).

Através de CLAE foi quantificado o fenol remanesccnte durante a
fotodegradagdo. Foi utilizado o equipamento Dionex 45001 com coluna C-18
Bondapack (25 cm). A mistura metanol/H9O (1:1) foi utilizada como clucnte a uma
vazdo de 1 ml./min e a detecg@o foi feita através de absor¢do no ultravioleta (270 nm).

A analise dc COT determina o contetido de carbono orginico ¢ inorgénico de
uma amostra {em mg/L de carbono). Esta andlise foi originalmente desenvolvida para a
determinagdo de carbono dissolvido em agua do mar (Sugimura e Suzuki, 1988). Hoje
apresenta ampla aplicagdo na andlise de amostras reais de efluentes onde a
complexidadc da amostra dificulta a quantifica¢io de cada componente
individualmente. Esta andlise consistc dc duas etapas. Na primeira é quantificade o
carbono total da amostra, apos inje¢do em um forno a 680 °C contendo um catalisador.
O CO9 liberado na combustio ¢ quantificado através de absor¢do em infravermelho
ndo dispersivo fornecendo a quantidade de carbono total. Em uma segunda etapa, é
quantificado o conteddo de carbono inorginico, quando a amostra € acidificada e o
CO7 liberado, proveniente de carbonatos e bicarbonatos, ¢ medido da mesma maneira
que o carbono total. O carbono orgénico total da amostra € calculado por diferenga
entre o conteiido de carbono total e inorgnico. Para cstas andlises, um analisador de
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carbono TOC 5000 - SHIMADZU foi utilizado. Através desta técnica, foi estimada a
mineralizagdo da matéria orginica presente durante a fotodegradacso de fenol.

Espectros de absor¢io no UV-Vis da suspensdo coloidal durante foto-
degradacao foram obtidos em espectrofotébmetro Bruins Omega 10.

2.2.3- Preparagio de TiO3 coloidal

O diéxido de titdnio coloidal foi obtido a partir da hidrélise do
tetraisopropoxido de titdnio como mostra a reagdo 2.2.

Ti(C3H70)4 + 2H70 ——> TiO2(aq) + 4C3H70H (2.2)

Partiu-se de 6,66 mL de tetraisopropdxido de titdnio, que foram dissolvidos em
137,5 mL de 2-propanol sob atmosfera de nitrogénio. Esta solugio foi adicionada gota
a gota a 1,356 L de HCIO4 pH 1,5 em banho de gelo. A suspensdo foi deixada sob
agitagio por 2 dias quando se apresentou completamente transparente. O solvente foi
entdo evaporado a temperatura inferior a 30° C e pressdo reduzida (20 mbar). Apds
evaporagdo de parte do solvente, a suspensdo foi dialisada contra dgua (500 mlL) por
aproximadamente uma hora, quando o pH final atingiu o valor de 1,2. A dialise tem
como objetivo facilitar a evaporagio do solvente através da reducdo da forga idnica.
Uma suspens@o transparente 1 g/L de TiOy coloidal em Agua resultou em solucdo de
pH 3.0. Esta suspensdo se mostrou estdvel por varios meses a temperatura de 4°C.

2.2.4- Fotodegradacio

Os experimentos de fotodegradacdo foram realizados com borbulhamento
constante de oxigénio em uma cela com refrigeragdo (20° C), com capacidade para 50
mL ¢ janela de quartzo (Figura 2.1). Como fonte de irradiagdio, foi utilizada uma
lampada de merctrio de alta pressio OSRAM HBO de 500 W de poténcia cujo
espectro € mostrado na figura 2.2. O TiO3 coloidal foi utilizado na concentragdo de 1
g/L e aliquotas de 1 mL foram retiradas a cada 20 minutos, diluidas para 5 mL e
submetidas a andlise de COT e¢ CLAE. Foram também registrados espectros de
absorcao na regido do UV/VIS.
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Figura 2.1- Esquema da cela de irradiacdo com refrigeragio.
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Figura 2.2- Espectro de emissdo de lampada a vapor de mercurio de alta pressio -
HBO de 500 W de poténcia.
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2.2.5- Fotodeposi¢édo de prata ao TiO3 coloidal

A fotodeposicdo de prata ao 1107 coloidal foi obtida através da irradiagdo de 50
mL dc suspensdo 2.5 g/l. de TiOy na presenca de AgNO3 em quantidade suficiente
para uma deposi¢do de 1 ¢ 2 % p/p dc prata e metanol (2 ml.) por 90 minutos. Apds
irradiado, ¢vaporou-se o solvente a pressdo reduzida e temperatura inferior a 30° C.

2.2.6- Determinacio actinométrica da intensidade luminosa

O actindmetro quimico € utilizado para a determinag¢io da intensidade luminosa
que atinge o sistema. E realizado através de uma reagdo fotoguimica cujo rendimento
quéntico ¢ conhecido. O rendimento quéntico caracteriza a eficiéncia do processo
fotoquimico através da relagdo entre o nimero de moléculas de produto gerado em
uma reagdo, ou consumo de reagente, pelo nimero de fétons absorvidos:

Q r . . ]
@ =1000 de moléculas rcagentes (ou formadas)

: , . (2.3)
numero de fotons absorvidos

A intensidade luminosa no sistema foi determinada através de um actindémetro
quimico, Aberchrome 540 de acordo com o método descrito por Heller ¢ Langan
(1981). Este actindmetro apresenta vantagens devido a sua reversibilidade, uma vez
que passa da forma A para B (figura 2.3) através da absorgio de luz de comprimento
de onda entre 313-366 nm e € recuperado através de absorgdo dc luz branca, podendo
ser usado novamente. A absorbancia a 494 nm ¢ medida antes e apés irradiacdo ¢ o

aumento da absorbancia (AA) permite o caleulo da intensidadc luminosa através da
EXpressao:

_ AAWN
@.8494.12

I (2.4)

onde v = volume da solugfo irradiada (em dm3)
N = nimero de Avogrado
Da =02
g = 8200 dm3.mol-l.cm-1 (a 494 nm; em tolueno)
t = tempo (s)
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Figura 2.3- Fotorreagio reversivel de Aberchrome 540,

Para a determinagfio da intensidade luminosa, a absorbancia da solugdo dc
actindmetro (ca 5 mmol/L em tolueno) foi medida cm 494 nm ¢ em seguida 50 mL da
solugdo foram irradiados na cela da figura 2.1 com agitagio constante por 20 s. Foi
necessaria a utilizagdo de um filtro GG 455 (Schott) (filtra luz abaixo de 465 nm) para
a medida do fluxo de fétons e um filtro UG 5 (Schott) (filtra luz entre 370 ¢ 700 nmj}
para reverter o actindmetro. Apés irradiagdo, a absorbancia foi medida novamente € a
intensidade calculada através da expressdo 2.4, resultando no valor de 2,485 p.E.s‘l.
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2.3- RESULTADOS E DISCUSSAO
2.3.1- Caracterizacio dos colbides

Com a lormagio do par e/h™ durante irradiagio de TiOs, ja descrita
anteriormente (1.3.1), ¢ possivel reduzir ions metalicos adsorvidos sobre a superficic
da particula, uma vez que o semicondutor apresenta potenciais de reducdo que variam
entre 0 e -1,0 V. O metal atua como aceplor de elétrons gerando depésitos metalicos
sobre a superficie do catalisador. Compostos orginicos como alcoois atuam como
doadores de elétrons favorecendo a deposigio do metal. Tal processo foi descrito por
Kraeutler ¢ Bard (1978) como um método de preparagdo dc um material com metal
disperso de forma homogénea, suportado sobre um semicondutor, para aplicagdes
como catalisador. Os autores descrevem a fotodeposi¢io de platina sobre TiQ7 a partir
de hexaplatinato.

Reagdes fotocataliticas de particulas de TiO) em suspensdo na presenga de sais
de prata tém sido estudadas. Durante irradiagdo, ions prata adsorvidos na particula
atuam como accpiores de elétrons gerando depésitos dec Ag® sobre a superficie do
TiO7. Na presen¢a de alcoois, produtos oxidados como acetonas ¢ aldeidos foram
identificados, gcrados de acordo com as reagdes abaixo:

TiOy —™ 5 TiO) (e'pC + htRy) (2.5)
Agtags+ ¢ —> Ag ads (2.6)
CH3OI1 + h* —»-CH,OH + H* (2.7)
‘CHpOH + ht ——> CHyO + HT (2.8)

0 que resulta na reagéo total:

CH30H + 2Ag™ L) 2Ag°+CHyO + 2Ht (2.9)
Ti0,

No entanto, na auséncia dc dlcoois, a irradiagio leva 4 formagdo de Or (cq.2.10),
(Ohtani ¢ Nishimoto, 1993).
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4AgT + 2 H,0 —L 4 Ag®+ Q07 + 4HT (2.10)
TiOy

A incorporagdo de prata ao TiOp coloidal anatasc afeta significativamente sua
absor¢do no visivel. A figura 2.4 mostra os espectros de absor¢do dc Ti0Q7 coloidal
puro obtido a partir de hidrolise de tetraisopropéxido de titanio na concentragio de
0,22 g/L. Obscrva-se que nenhuma absorgdio ocorre acima de 400 nm, indicando uma
suspensdo transparente coloidal. O espectro de absorgdo do coldide obtido apés 90
minutos de irradiagdo na presenca de prata e metanol (de colorago amarela), mostra a
formagéo de uma banda de absorgdo em 423 nm proporcional 4 concentragfio de Ag,
0,12 para | % Ag e 0,22 para 2 % de prata, referente a prata coloidal fotodepositada
sobre a superficie do coléide. Espectro de absorgdo de prata metdlica coloidal foi
previamente descrito mostrando uma absorgio em 380 nm. No entanto o comprimento
de onda da banda de absorg&o bem como a largura da banda dependem do tamanho da
particula (Henglein, 1979; Henglein, 1989).

08

041

DO}

A (nm)

Figura 2.4- Espectro de absorgdo de TiO2 coloidal com diferentes porcentagens dc
prata.
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A figura 2.5 mostra micrografias de transmissdo eletronica dos coldides Ag-
TiOy preparados. Observa-se que as particulas de TiO7 ndo puderam ser visualizadas
por MTE uma vez que apresentam didmetro inferior a 50 nm, mas pode-se observar as
particulas de prata coloidal com dispersdo homogénea e tamanho de aproximadamente
300 nm. Grandes aglomeragdes de prata (até 400 nm) também foram encontradas por
Hermann et alli (1988) apds fotodeposigdo de prata sobre TiO) P 25 para porcentagens
acima de 2 %.

Figura 2.5- Micrografias de transmissdo eletromca de Ag-TiO7 colmdal Al % B
2 % de Ag.
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A figura 2.6 mostra um grifico de In o em fungdo da energia do féton,
F=hc)-1 para solugdes dos coldides obtidos. O coeficiente de absor¢do ¢ foi calculado
pela medida de absorbancia A de acordo com:

o =230,

2.11
lcM ( )

onde p=3,9 g cm3 & a densidade de Ti0, M= 79,9 g mol-1 ¢ o peso molecular, ¢ é a
concentragdo molar do TiOp, e | € o caminho otico. Tomando-se a por¢do linear da
curva e considerando a encrgia do "bandgap” do TiO7 anatase (3,2 ¢V para Ina=6.5)
pdde-se determinar o "bandgap" para os coloides preparados (Kormann et alli, 1988a).
Observa-se que para TiO7 puro, a energia do "bandgap" € de 3,31 ¢V, enquanto que
apos fotodeposigdo de prata ocorre uma redugfio deste valor para 3,16 eV, ndo se
observando diferenga entre a concentragdo de 1 e 2 % de prata.

40

Figura 2.6- Espectros dc absorgdo de TiO7 coloidal. Célculo da cnergia de "bandgap".

A diminuigdo da energia do bandgap do semicondutor representa uma maior
absor¢do na regido do visivel, favorecendo sua utilizagdo com luz solar, uma vez que a
malor parte do espectro solar est4 na regido do visivel.
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2.3.2- Fotodegradaciio de fenol

Por ser um contaminante bastante comum cm ¢fluentes industriais, a utilizagio
de fenol como modelo tem sido bastante frequente na avaliagdo da atividade
fotocatalitica de semicondutores em diferentes sistemas, bem como na proposigio de
mecanismos envolvidos na fotodegradagdo (Okamoto er alli, 1985a, Matthews,
1987a,b ¢ 1988; Al Ekabi e Serpone, 1988; Wei ef alli, 1990; Wci e Wan, 1991; Wei e
Wan, 1992; Matthews e McEvoy, 1992ab; Pelizzetti er alli, 1993). A atividade
fotocatalitica dos colodides preparados foi avaliada através da degradagio de lenol.

Coldides de diéxido de titdnio podem ser facilmente dissolvidos em meio 4cido
(pH < 3). O aumento do pll de suspensdes coloidais leva 4 aglomeragdo das particulas
devido 4 diminuig¢do da carga superficial, resultando num espalhamento de luz. Com
uma adi¢do rapida de base, a carga superficial é revertida rapidamente evitando
aglomeragio da maior parte das particulas (Kormann ez alli, 1988a). A fotodegradagio
de fenol foi testada em dois valores de pH (3 e 12) sendo que uma atividade maior foi
encontrada em valor de pH 3 (76 % de remogao de COT em 120 minutos). A figura 2.7
mostra um grafico onde sdo langados os valores da razio entre o conteiido de COT em
tempo de irradiagdo ¢ ¢ em tempo inicial £, (COT/COTo) para os dois valores de pH.
Todos os experimentos subsequentes foram realizados a pH 3.

Observa-se na figura 2.8 que a degradagdo de fenol € significativamente afetada
pela concentragdo inicial. A degradagio foi quantificada através da variagio de
carbono orgénico total com o tempo de irradiagdo. Nota-se que 46 % de mineralizagdo
de fenol sdo atingidos cm 120 minutos na concentragdo de 2 mmol/L. enquanto que 95
% s@o atingidos para 0,2 mmoel/L em 100 minutos, quando TiO3 coloidal puro é
utilizado.

O mesmo comportamento € observade quando o 1i0; coloidal com prata
depositada € utilizado como fotocatalisador. Para Ag-TiOp 2% Ag, foi observado que
41 % dc uma solugdo 2 mmol/L. foram mineralizados em 120 minutos. Neste mesmo
intervalo de tempo, a mineraliza¢do atinge 97 % para uma solugfio dez vezes mais
diluida, ou seja, 0,2 mmol/L (resultados nfio mostrados).
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Figura 2.7- Influéncia do pH na fotodegradacdo de fenol | mmol/L por TiO» coloidal
puro.
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Figura 2.8- Influéncia da concentragdo inicial na mineraliza¢do de fenol com TiOy
coloidal puro.
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As figuras 2.9 ¢ 2.10 mostram cromatogramas (CLAE) tipicos da
fotodegradagdo de fenol 1 mmol/L nos tempos de irradiagdo zcro, 20 e 80 minutos para
TiO2 puro e com | % de prata fotodepositada respectivamente. Quando o TiO7 puro &
utilizado, observa-se a fomagdo de um intermediério de tempo de retencdo de 3,79 min.
no tempo de irradia¢do de 20 minutos, o qual & posteriormente degradado. Quando Ag-
TiOy € utilizado, observa-se que ndo ocorre a formagdio dc intermedidrios
quantificados entre tempos de retengfio de 2 ¢ 5 minutos. No entanto, ocorre um grande

aumento na quantidade de compostos mais polares que eluem no volume morto da
coluna.

-
e
L |
i R
ey
i
[acn} oy U
1Ty T D)
L L]
- £ Dot
A B C

A Figura 2.9- Cromatogramas de fotodegradagio de fenol 1 mmol/L com TiO7 puro.
A: antes da irradia¢do; B: 20 min. C: 80 min dc irradiagéo.
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Figura 2.10- Cromatogramas de fotodegradagao de fenol 1 mmol/L. com Ag-TiO> 1 %
Ag. A:antes da irradiacdio; B: 20 min. C: 80 min de irradiacio.
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A tabela 2.1 mostra valores de rendimento quéntico para a fotodegradagio de
fenol em diferentes concentracdes € porcentagens de prata. Para estes calculos foram
utilizados valores de concentragdo de fenol em fungdo do tempo de irradia¢io obtidos
por CLAE.

Tabela 2.1- Rendimento quéntico para a fotodegradagio de fenol.

fenol(mmol/L) % Ag (1Ti037) O (%)
0 2.9
0,2 1 2,8
2 2,7
0 3.1
0,5 1 2,7
2 3.3
0 5,7
1,0 1 6,6
2 4,3
0 9,7
2,0 ] 6.8
2 9.1

De acordo com os valores de rendimento quéntico calculados a partir dos dados
de velocidade inicial de degradacfio de fenol, nota-se que a presenga de prata nio
resultou em maior eficiéncia do coldide para uma mesma concentra¢do de fenol, sendo
que em alguns casos ocorre inclusive um cfeito negativo. O mesmo comportamento €
verificado para outras concentragdes de fenol. A figura 2.11 mostra a diminui¢io da
concentragdo de COT durantc a fotodegradagdo de fenol 0,5 mmol/L com os trés
coloides preparados. Um controle na auséncia de TiO» indica que ocorre fotélise de
fenol, onde 25 % sdo mineralizados cm 120 minutos somente pela absor¢do de luz.

Espectros de absorbancia das amostras durante a fotodegradagéo de fenol (fig.
2.12) mostram quc ocorrc uma diminuigdo gradual da banda em 420 nm, referente a
prata metdlica, até¢ 120 minutos quando desaparece completamente. Esta diminuigédo da
absorbéncia indica uma reoxidacio da prata.
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Figura 2.11- Fotodegradagéo de fenol 0,5 mmol/L.

O mesmo comportamento néo € observado quando uma solugio de metanol 2
mmol/L, em lugar de fenol, ¢ irradiada na presenga de Ag-TiO7 2%. A banda de
absorgio em 420 nm ¢ mantida até 120 minutos de irradiagdio, o que sugere que a prata
depositada ndo seja re-oxidada neste meio (figura 2.13). O metanol atua como
sequestrador de lacunas (ou doador de ¢létrons), estabilizando os elétrons fotogerados,
impedindo que a prala depositada seja re-oxidada pelas lacunas fotogeradas. O mesmo
ndo acontece com fenol, o qual acredita-se ser degradado através de radicais hidroxila
gerados.,

A oxidagdo da prata pelo oxigénio dissolvido no meio também & termodi-
namicamente possivel:
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Oy +4e +4 11" - 2 HyO E°=1,229 V (2.12)
Agh+e — Ag® Ii°= 0,800 V (2.13)

0.2

Figura 2.12- Espectros de absor¢do das amostras em diferentes tempos de irradiagio
durante fotodegradagdo de fenol com Ag-TiO7 2 % Ag. Cy=0,2 mmol/L.

A dissolugao de metais como Fe3*, Cr3+ e V537 incorporados como dopantes ao
Ti03 coloidal durante folooxidagdo de dcido oxalico foi observado por Serpone ef alli
(1994), onde porcentagens de até 6 % de V31 foram lixiviados apos 30 minutos de
irradiacdo. Neste caso, ndo foi observada uma maior atividade dos coléides dopados
em relagéo ao TiOy puro, com excegdo de Fe3t sendo que, em muitos casos, resultou
em menor atividade. A hipotese de que os dopantes atuam como centros de
recombinagio do par elétron/lacuna ¢ apontada pelos autores. O mesmo efeito foi
observado por Sabate et alli (1992) onde membranas de Nb-TiO» nfio apresentaram
maior atividade fotocatalitica na fotodegradacdo de 4cido 3-clorosalicilico quando
comparadas a Ti0)7 puro.
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Figura 2.13- Espectros de absorgdio das amostras em diferentes tempos de irradiagdo
durantc fotodegradagdo de metanol com Ag-TiOy 2 % Ag. Co= 2
mmol/..

Scgundo Bahnemann et alli (1987), a rccombinagéo do par elétron/lacuna pode
ser catalisada por depésitos de platina. No entanto, a presenca de um cfictente doador
de elétrons como metanol pode desfavorecer tal processo.

Quando fenol € irradiado na presenca de TiO7 puro e fons Ag™, ndo é formada a
banda em 420 nm, o que reafirma a hipotcse de que a fotodegradagdo de fenol se dé
através de um mecanismo diferente do que para metanol, ndo envolvendo sua oxidagdo
dircta pela lacuna fotogerada.
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2.3.3- TiOy P 25 versus TiO7 coloidal

O dioxido de titdnio P 25 (predominantcmentc anatase) tem sido extensamente
utilizado em experimentos de fotocatilise visando a destruigdo de compostos
potencialmente tdxicos, conforme ja comentado em 1.3.2. Este tem apresentado alta
eficiéncia quando comparado a outros semicondutores, devido principalmente a sua
arca superficial. Comparando-se a eficiéncia de TiOp P 25 ¢ coloidal puros, na
concentragdo de 1 g/l a pH 3, observa-se que o TiOj coloidal apresenta maior
eficiéncia, uma vez que 87 % de degradagdo de carbono organico total sdo atingidos
em 120 minutos contra 50 % para TiO» P 25 (Fig 2.14). Esta diferenga pode ser
explicada cm fungido de uma maior drea superficial do coldide, ja que apresenta menor
tamanho de particula. A maior area superficial da particula, favorecc a adsorg¢io das
espécics presentes em solugdo o que influi positivamente na eficiéncia do processo,
uma vez que a transferéncia de carga inicia-se na superficie através do par e/h™
fotogerado. Além do que, neste caso, ndo diminui a penctragio de luz.

1006, —m-- colide }
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Figura 2.14- Fotodegradagdo de fenol 1 mmol/L com TiO2 puro.
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2.4- Conclusao

A incorporagéio de prata ao 1107 coloidal estende a absorgdo de TiO7 para a
regido do visivel (424 nm), sendo a banda de absor¢io proporcional a quantidade de
prata incorporada.

Espectros de absorc¢do durante fotodegradagdo de fenol com Ag-TiO-, mostram
uma diminui¢io da banda de absorgdo em 424 nm relativa a prata coloidal até seu total
desaparceimento  indicando uma re-oxidagdo e consequente dissolugdo da prata
fotodepositada. Alguns autores tém sugerido que tal dissolugdo é consequéncia de um
acumulo de lacunas na superficie do semicondutor capazes de oxidar o metal (Sclafani
et alli, 1991a). A oxidag@o da prata fotodepositada € inibida pela presenga de metanol,
um doador de elétrons eficiente, que elimina o acumulo de lacunas, estabilizando o
deposito de prata metélica,

Os colotdes de Ag-TiO2 preparados ndo apresentam maior atividade na
degradacdo de fenol quando comparados ao TiO2 coloidal puro, apesar da maior
absorgéo dc luz na regido do visivel. A dissolugio do metal explica o ndo aumento da
eficiéncia de Ag-TiO7 em relagdo ao TiOy puro.

O didéxido dec titdnio coloidal puro preparado apresenta maior atividade
fotocatalitica frente a4 oxidagfio de fenol que o didxido de titdnio P 25, semicondutor
mais comumente utilizado em processos fotocataliticos devido 4 sua alta fotoatividade.
Isto deve-se a uma maior 4rea superficial, o que favorcee a adsorgio proporcionando
transferéncia dc carga mais efetiva, e uma maior penetragéio de luz, uma vez que na
presenca do coléide, o espalhamento de luz ¢ minimo.



Capitulo 3

Utilizacio da luz solar na fotodegradacao de poluentes
- Reator solar de leito fixo
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~ 3.1- INTRODUCAO

A radiagdo solar que atinge a Terra contem grande quantidade de energia.
Através da fotossintese, esta cncrgia € convertida bioquimicamente em energia
quimica que mantém a vida na Terra. HA milhares de anos o ser humano tem
consciéncia de que a vida depende desta energia que flui do Sol e durante muito tempo
dependeu, inteiramente desta para suas necessidades energéticas. Somentc na segunda
metade do século XVIII a extra¢do de combustiveis {6sseis, como o carvio, favoreceu
a industrializagdo. No século seguinte, o petrdleo comegou a ser amplamente
explorado, tornando-se fundamental para o desenvolvimento da indistria na Europa e
EUA. No entanto, fatores como a crise energética de 1973 e a conscientizagio de que
as fontes de combustiveis fosseis sdo esgotaveis, bem como da poluigdo causada por
sua queima e a relutincia de alguns paises quanto & produgéo de enecrgia nuclear,
levaram ao interesse pelo desenvolvimento de sistemas para conversio da energia
solar (Palz, 1981; Winter, 1991).

3.1.1- A Energia solar

O Sol podec ser considerado como uma massa incandescente com uma
temperatura superficial de aproximadamente 6000 K e a central estimada em
aproximadamente 20 x 10° K. Acredita-se que esta fonte de tamanha quantidade de
calor e luz deve-se 4 reagéio nuclear na qual atomos de hidrogénio sdo fundidos para
formar dtomos de hélio (Leifer, 1988).

A incidéncia dos raios solares que atinge a superficie da Terra varia com a
latitude e época do ano, como consequéncia do dngulo de inclinagio da Terra e drbita
eliptica em tomo do Sol. Ao longo do ano, cxistem dois pontos da drbita em que o
efeito do dngulo de inclinagdo ¢ maximo, os solsticios, e dois pontos em que é
minimo, os equindcios, quando em qualquer ponto da Terra, o dia e a noite duram
exatamente 12 horas. A hora do dia, a altitude, a espessura da camada de ozénio € a
turbidez da atmosfera também influenciam a intensidade e distribui¢io dos raios
solares incidentes.

A radiagdo solar divide-se em radiagéo direta, difusa e global. A radiagio direta
¢ medida perpendicularmente i dire¢fo dos raios; a difusa, quando sofie refragio na
passagem pela atmosfera até atingir a Terra; a global inclui a radiagdo direta e difusa
incidente num plano horizontal. Abrange uma faixa entre 300 nm (Ultravioleta) a 3000
nm (Infravermelho). A luz do sol quando atravessa a atmosfera, é atenuada por
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espalhamento ¢ absorgdo devido a presenga de matcrial particulado e gases como CO,,
02, Np, N2O, CO, CHy ¢ vapor de dgua. Abaixo de 300 nm a atenuagiio ¢ resultado
principalmente da absorgio pela camada de ozdnio que impede que radiagdes abaixo
dc 290 nm atinjam a Terra. A distribuigdo da radiacio solar direta, bem como sua
intensidade, dependem das condigoes atmosféricas ¢ da distancia atravessada. A figura
3.1 mostra o espectro da radiagfo solar fora da atmosfera e na superficie terrestre em
um dia ensolarado.
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Figura 3.1- Espectro da radiagdo solar fora da atmosfcra (1) ¢ na superficie da Terra
em um dia ensolarado (2) (Parmon e Zamareav, 1989).

3.1.2- Utiliza¢éio da energia solar

A utilizagdo da energia solar apresenta-se hoje como uma alternativa de
conversdo de energia. Os paises situados entre as latitudes de 32° N e 32° S podem
aproveilar cerca de 84 % da energia solar incidente. O Brasil situa-sc na faixa de 5°N
at¢ 32° S, faixa privilegiada com rclagdo a disponibilidade de energia solar, com
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incidéncia de raios solares em tomno de 2000 l/a, ou seja, de 5 a 6 horas diarias em
média (Moreira e Rosa, 1986; Luiz, 1985).

O esquema da figura 3.2 mostra os vérios métodos de utilizagdo técnica da
radiagdo solar. De maneira geral, estes podem ser divididos entre processos térmicos ¢
0s que utilizam fotons. Alguns dos principais processos de conversio sio descritos a
seguir.

— Sol —
- e
e \
/ \
Energia Fotons
[Car|  [Hilogews] [Fomveliico] Fotoquimica

[
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Figura 3.2- Processos de utilizagdo da energia solar (Esser et al., 1994).

3.1.2.1- Fotossintese

A fotossintesc, realizada por plantas algas e algumas bactérias € um processo
bem conhccido que mantém a vida na Terra através da utilizagdo da energia solar. A
luz solar ¢ absorvida pela clorofila ¢ convertida em energia quimica, armazenada na
forma de carboidratos, através da redugio de CO; ¢ concomitante oxidagdo da dgua
para O;. A equagdo geral do processo ¢ representada abaixo:

HyO + CO7 Lm& CeH1206 + On AG°=120 kcal/mol (3.1)

clorofila

Moléculas de clorofila atuam como fotocatalisadores, que com absorgio de luz,
induzem transformagbes quimicas através de sequéncias de interagbes sendo os
reagentes regenerados.
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3.1.2.2- Células fotovoltaicas

A conversiio direta da encrgia solar em eletricidade € possivel através do efeito
fotovoltaico, produzido quando semicondutores dopados de dois tipos diferentes p
(com cargas negativas fixas ¢ positivas moveis) e # (com cargas positivas fixas ¢
ncgativas moveis) sdo colocados em contato e expostos a radiagdo solar. Os elétrons
passam pela jungdo p-n dando origem a uma corrente elétrica. As células solares sdo
feitas de silicio com atomos dopantes de fésforo, arsénio ou antimonio do lado
negativo e dopantes como boro, aluminio ou galio do lado positivo (Sizmann et alli,
1991).

Entre as vantagens das c€lulas solares estdo a vida quase que ilimitada, a pouca
manutengdo requerida e o fato de serem ndo poluentes. Tém como desvantagem o alto
preg¢o, que as tornam pouco atraentes em situagdes em que a eletricidade convencional
esta disponivel. Apresentam aplicagdes em estagBes meteorologicas ou instrumentacio
remota, onde o acesso para o reabastecimento de combustiveis é dificultado. O
desenvolvimento e comercializagdo destas células depende principalmente da redugdo
dos custos de produgio.

J.1.2.3- Obtencéo de H; por processo fotocatalitico

Sistemas fotocataliticos artificiais para conversio da energia solar sio
semelhantes & fotossintese natural. No entanto produzem combustiveis mais simples
que carboidratos, como Hp. Baseiam-sc na clivagem da agua através da utilizagdo de
semicondutores como fotocatalisadores, que provocam separagdo de carga semelhante
a da fotossintese. |

Para a utilizagdo pratica da luz solar, a energia deve ser convertida para uma
forma que possa ser transportada ¢ armazenada. Considerando-se este aspecto,
acredita-se que a produgdo de H; a partir da 4gua é uma das formas mais promissoras
de conversdo de energia solar, pois a armazenagem ¢ o transporte sio possiveis. O
desenvolvimento ¢ sucesso de tais sistemas fotocataliticos poderia levar a fontes
praticamente inesgotiveis de energia. Outras matérias-primas como H,S ou SO,
presentes em efluentes de indistrias quimicas e metalirgicas, também podem ser
utilizados na produgdo de H, em processos fotocataliticos. As estimativas de
eficiéncia maxima de conversio da energia solar em quimica por métodos
fotocataliticos indicam uma eficiéncia <30 %. Frente a este valor, a produgdo de H;
por processo fotocatalitico mostra-se competitiva em relagdo a conversdo direta para



Solar / Introdugdo 40

eletricidade através de células fotovoltaicas de semicondutores, que apresentam
eficiéncia <14 % para silicio (Parmon e Zamareav, 1989).

A conversdo da energia solar através dc processo fotocatalitico apresenta
grandes perspectivas para o futuro considerando-se que pode ser armazenada e
transportada.

3.1.2.4- Processos Térmicos

A conversdo da radiagdo solar em calor pode se dar de varias maneiras e tem
varias aplica¢des. A conversdo direta através da absor¢io de luz consiste basicamente
de coletores térmicos para captar a radiagéo solar, um fluido para o transporte de calor,
uma bomba e trocador de calor. Este processo € disponivel comercialmente para o
aquecimento de agua e ambientes. A radiagdo solar pode também ser transformada em
energia elétrica e cinética, que por sua vez podem ser transformadas em energia
quimica, como esquematizado na figura 3.3. A transformacfo termo-elétrica, utiliza
radiagdo direta concentrada em coletores que através de fluidos trocadores de calor
acionam turbinas e geradores. Um exemplo desta aplicagfio estd na Califérnia, onde
uma planta baseada no desenho de LUZ (firma Israelense) gera 350 MW de
eletricidade a um custo de 3 a 3,5 dolares por Watt, tornando-se competitiva (Shinnar,
1993).

calor
- , \
energia .,
eléetrica

energia
cinética

o~ \-’ e rgia //
quimica

Figura 3.3- Etapas da converséo direta da energia solar.
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3.1.2.5- Fotoquimica

Reagoes fotoquimicas de compostos orgénicos sdo consideradas hoje
ferramentas dteis na quimica orginica. A primeira condigdo para que uma rcagio
fotoquimica ocorra ¢ a de que a molécula absorva luz emitida pela fonte de radiagao,
consequéncia de uma transi¢do cletronica. Vdrias fontes de radiacdo podem ser
utilizadas, como lampadas a vapor de merciirio, com emissio em 254, 313 e 366 nm.
No entanto, a utilizagdo de fotons solarcs proporciona uma alternativa, onde uma fonte
primaria de energia ¢ diretamente utilizada em um processo quimico.

A limita¢do da pequena porcentagem de luz UV no ¢spectro solar (em torno de
8% at¢ 400 nm), pode ser superada parcialmente através da concentragio da radiagio
direta resultando em aumento da velocidade das reacdes. Reagdes de fotocicloadicio,
fotooxidagdo sensibilizada por corantes e reagdes mediadas por oxigénio singlete sdo
alguns exemplos de reagdes de grande importincia na produgdo de farmacos, possiveis
com iluminagdo solar e recentcmente revisadas por Esser et alli (1994),

3.1.2.6- A energia solar em processos de descontaminagiio ambiental

Nos ultimos anos, os programas do Instituto dc pesquisas para energia solar
(SERI) em Golden, Colorado e Iaboratorios Nacionais Sandia, em Albuquerque, Novo
Mexico, ambos nos Lstados Unidos, tém examinado o potencial de aplicagdo da
energia solar em processos de descontaminacgdo. Dois processos diferentes estdo em
andamento: descontaminagdo dc aguas com energia solar a temperatura ambiente, e
destruigdo de residuos utilizando alta temperatura atraves da concentragio da luz solar.
O primeiro trata-se do processo [otocatalitico onde a agua contaminada com
compostos organicos ¢ exposta & luz solar na presenca de um semicondutor. O
segundo processo ocorre a altas temperaturas, com alto fluxo de fétons, onde sistemas
de concentragio da radiagdo direta podem concentrar a luz solar em até 20000 vezes,
atingindo temperaturas da ordem de 1000 °C dentro dc um reator quimico. Este
processo tem sido considerado uma alternativa promissora ao tratamento térmico,
como incineragdo (Gupta e Anderson, 1991, Glatzmaicr et alli, 1991; Alpert et alli,
1961).

Testes em grande escala e o desenvolvimento de uma tecnologia pré-industrial
de descontaminagdo de dguas através da lotocatalise, também tém sido realizados na
Plataforma Solar de Almeria (PSA), um centro de pesquisa para energia solar no sul da
Espanha, pertencente ao Instituto de Pesquisas Espanhol (Blanco et alli, 1991).
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Alguns semicondutores, como o Ti0,, o CdS, € 0 ZnO podem ser utilizados
como fotocatalisadores na descontaminagdo de aguas utilizando luz solar, uma vez que
possuem absor¢do na regido do visivel. Lintre eles, especial atengdo tem sido dedicada
a0 TiOy, cujo cspectro de absorgdo ¢ caracterizado por forte banda de absor¢do por
volta de 360 nm, € que portanto pode ser fotoexcitado por luz solar. Entretanto, devido
ao seu "bandgap” de 3.2 eV, pequena porcentagem do espectro  solar,
aproximadamente 3 % no nivel do mar, € disponivel para a fotocatilise. Muitas
tentativas t€m sido cncaminhadas no sentido de modificar o TiO, para estender seu
espectro de absor¢do para a regido do visivel através da incorporagio de metais a
estrutura bem como & superficie do TiO,, j4 mencionados no item 2.1. No entanto
ainda cxistem controvérsias quanto a eficiéncia de tal modificagéo.

O CdS ¢ um scmicondutor que apresenta menor "bandgap”, o que significa

maior absor¢do na regido do visivel, mas apresenta problema de fotocorrosio
(Williams, 1960):

CdS+hAv—se T+ht (3.2)
CdS + 2ht — Cd2t + 8l (3.3)

0 que faz estc semicondutor invidvel como fotocatalisador em processos de
descontaminagio de dguas.

Muitos trabalhos t€m demonstrado ser possivel a completa degradagfio de
contaminantes organicos como fenol, hidrocarbonetos clorados, clorofendis,
inseticidas, corantes ¢ outros na presenca de TiO5 iluminado com luz solar, sendo que
a velocidade de degradagdo de alguns corantes e fenol é significativamente maior
quando a luz solar natural substitui uma lampada de merctrio de 100 W (Matthews,
1991; Matthews ¢ McEvoy, 1992a). Isto demonstra que a aplicagio da luz solar em
processos de descontaminagdo ¢ vidvel e apresenta vantagens como a redugdo dos
Custos operacionais em fungdo da redugdo do consumo de encrgia.

Recentemente, a utilizagdo de grandes concentradores de luz solar tem sido
cstudada com o objetivo de sc obter maior eficiéncia no processo. No entanto, a
radia¢do difusa, ao contrario da direta, ndo pode ser concentrada em um unico ponto, o
que poderia resultar cm uma perda de radiagdio com a tentativa de concentrar a luz.
Consequentemente, dois tipos basicos de reatores t8m sido utilizados para a
degradacio fotocatalitica de poluentes com luz solar, o reator de placa plana e o de
refletor parabolico. Neste dltimo, ndo é possivel o aproveitamento da radia¢do gobal.
Além disso, sabe-se que a dependéncia da velocidade de degradagiio com a intensidade
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luminosa € de ordem um, quando em baixas intensidades, e ordem meio sob altas
intensidades. Fatores como a dependéncia da velocidade de degradagio com a
intensidade luminosa, bem como radiagio concentrada versus normal foram revisadas
por Ollis (1991).

Os primeiros estudos de fotocatdlise utilizavam o TiO; em suspensdo, o que
requer uma etapa de filtracio para a scparagdo do semicondutor. Mais rccentemente,
este inconveniente tem sido evitado através da imobilizagdo do TiO; a um suporte
adequado. Particulas de TiO, aderem fortemente ao vidro e esta propriedade tem sido
explorada na fotodegradagdo de contaminantes imobilizando o éxido em pequenas
esferas de vidro (Serpone et al., 1986), tubo de vidro espiral (Matthews, 1987b), com
constante passagem do contaminante sobre o catalisador. Mais recentemente, areia
também foi utilizada para imobilizar TiO, em uma placa horizontal (Matthews and
McEvoy, 1992) e polimeros (Brezova et alli, 1994; Bellobono et alli, 1992).Neste
capitulo, ¢ estudada a fotodegradagdo de compostos organicos potencialmente toxicos
(COPT) através da fotocatdlise utilizando TiO, e luz solar. O dioxido de titAnio &
utilizado na forma imobilizada, utilizando-sc uma placa de vidro como suporte. E
avaliada a viabilidade de utilizagéio da luz solar na fotodegradagdo de (COPT) e de
efluentes industriais.
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3.2- Experimental
3.2.1-Reagentes

Acido dicloroacético- Merck
Azul de metileno- Merck
Cloreto de sodio- Quimis
Cloreto férrico- Merck

Diéxido de titinio P25- Degussa
Fenol- Nuclear

Metanoi- Carlo Erba

Nitrato de sédio- Quimis

Nitrato de Prata- Fluka

Peroxido de hidrogénio- Merck
Sulfato ferroso amoniacal- Vetec

3.2.1-Analises

Foram utilizados como modelo na fotodegradagio solar os compostos acido
dicloroacético (ADA), fenol ¢ azul de metileno.

Durante a fotodegradagio de ADA, ocorre a formagio de ions cloreto conforme
a equagio:

CHCIyCOO" + 07 - 2C0O5 + 2CI- + HY BNEXY

A formagdo de ions cloreto durante a fotodegradagio foi monitorada utilizando-
se umn eletrodo seletivo para cloreto com um cletrodo de referéncia de dupla jungfio. O
potencial foi medido sob agitagdo em forga idnica constante (NaNO3 0,1 mol/L) € a
concentragio de cloreto determinada através de uma curva de calibragdo (NaCl) onde
o potencial E ¢ langado em fungéo do logaritimo da concentracdo dos ions Cl-.

Analises de COT e CLAE foram realizadas como descrito em 2.2.2 para fenol e
ADA e efluentes industriais. Para a analise dc ADA por CLAE, utilizou-se como
eluente uma solugdo 5.104 mol/L. de H,SO,4 a uma vazdio de 1 ml/min e detecgdo
atraves da absorgfio em 207 nm.

Testes iniciais foram feitos utilizando-se solugéo de azul de metileno. Este ¢ um
composto de coloragdo azul intensa, solivel em 4gua e de anélise bastante simples.
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total mineralizagdo por O ¢ fotocatalisada por TiO; de acordo com a equagdo abaixo
(Matthews, 1989: Nogueira e Jardim, 1993):

C16H18N3S8Cl +25.5 09 —T2'% 5 16C04+ 6H0 + 3HNOS +HpS04 + IICI
hv

Sua andlise foi feita espectrofotometricamente  através da medida  de
absorbéncia em 660 nm (£ = 667004350 L.cm~1.mol-1).

3.2.2-Imobiliza¢fo do fotocatalisador

A imobiliza¢do do fotocatalisador (TiO2 P 25, Degussa) foi feita em placa de
vidro liso e jateado. A placa de vidro foj cuidadosamente lavada com detergente e
acido nitrico diluido (~10 %). A imobilizagdo foi obtida apés sucessivas aplicacdes (8-
10) de suspensdo de TiOy 1 % a pIT ~3. Apos cada aplicagdo, a suspensio foi escoada
lentamente por gravidade e secada com ar quentc. Apos a dltima aplicagdo, a placa foi
secada em estufa a 100° C. Obteve-se entio um filme delgado e homogéneo de cerca
de 10 g de dioxido de titanio por metro quadrado da superficie da placa. Este filme dc
TiO7 absorve 80 % da luz incidente em 365 nm. Placas de vidro jateado apresentaram
um filme de aspecto mais homogéneo. No entanto, a sua atividade, bem como a
quantidade de fotocatalisador fixado foi aproximadamente a mesma. Este filme de
TiO7 permitiu o escoamento ideal de solugdes aquosas, formando uma camada de
fluido homogénea sobre sua superficie. O TiO; permaneceu extremamente cstivel
durante o escoamento das solugdes de fenol, ADA e efluentes industriais sem que se
observassc perda de fotocatalisador.

Trés tamanhos diferentes de placa foram utilizados nos €Xperimentos,
representadas abaixo:



Solar / Experimental 46

1 2 3
G0 50
30
50 30 110
v
\\\—/

Figura 3.4- Dimensdo das placas utilizadas (em centimetros). Area 1itil aproximada:
1=0,14 m2; 2=0,48 m2; 30,49 m2.

3.2.3-Fotodegradacgao
A placa de vidro com Ti0; suportado foi colocada sobre uma estrutura de

madcira direcionada para norte, com um 4ngulo de inclinacéo de 22°, de acordo com o
esquema da figura 3.5.

/ luz solar

reservatario filme de TiO2
29 X imobilizado

Ty,

. ~ . coletor
circulaciic opcional I

Figura 3.5- Esquema de reator solar de leito fixo.

A solugdo foi bombeada para o topo da placa através de uma bomba peristéltica
(Ismatec IPS-12) e irradiada enquanto escoada por gravidadc sobre a superficie do
catalisador. Foram realizados dois tipos de experimentos, com passagem Unica da
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solugdo pela placa ¢ com recirculagio. Em se tratando de um reator aberto e de grande
arca superficial, verifica-se uma redugdo consideravel de volume devido 4 evaporago
de agua durante cxposigdo & luz solar. Fez-se entdio necessério, uma corregio de
volume para compensar as perdas por evaporagio para todos os experimentos
realizados. Esta corregdo correspondeu a razdo cntre o volume final colctado apds
exposi¢do € o volume inicial para os experimentos de passagem unica. Para os
experimentos de recirculagdo da amostra, foi feita uma curva a partir do volume ¢
tempo inicial e final e assumiu-s¢ evaporagio constante para o calculo nos diferentes
tempos de exposigio.

A bomba peristéltica foi calibrada variando-se sua velocidade e calculando-se a
vazio (Q) correspondente apos passagem de 4gua destilada pela placa. O tempo de
retencéo para as diferentes vazdes foi medido cronometrando-se o tempo desde que o
fluido comegou a escoar pela placa até que 0 mesmo pudesse ser coletado no final de
sua extensao. Tanto a calibra¢do da bomba como a medida do tempo de retengao foram
fcitas em laboratério para se evitar perdas por evaporagio.

A intensidade solar média quc atinge a placa foi medida através de um
radidmetro (Cole Parmer, 9811-50), em 365 nm, posicionando-se o sensor dirctamente
sobre a placa para que a medigfio tivesse o mesmo 4ngulo dc inclinagdo da placa.
Todos os experimentos, salvo os especificados, foram feitos em condigdes de céu
claro.

3.2.4-Fotodeposicio de prata ao TiO, imobilizado

A fotodeposigio de prata ao TiO; ja imobilizado em placa de vidro foi feita
com luz solar. A placa foi imersa em 1 1. de solugdo de AgNOj a pH 3 na presenga de
5 % de metanol durante 1 hora. A concentragiio de Ag™ utilizada para rccobrimento de
1 % da superificie do oxido (valor estimado) foi de 6.10-3 mol/l. e concentragdes
correspondentes para outras porcentagens de prata. A concentragdo de prata foi
estimada considerando-se a densidade de grupos OH superficiais do éxido.
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3.3- RESULTADOS E DISCUSSAO
3.3.1- Influéncia do dngulo de inclinagfio da placa

O é&ngulo de inclinagdo da placa influi na extensio da fotodegradagio devido a
dois fatores: espessura do filme de fluido sobre a placa e intensidade luminosa que
atinge a placa. A espessura do filme de fluido ¢ maior quanto menor for o angulo de
inclinagdio uma vez que este flui por gravidade e tende a ficar mais tempo retido sobre
a placa diminuindo a vazdo de escoamento. Uma maior espessura do filme pode
resultar em limitagoes por transferéncia de massa, devido & necessidade de difusdo do
composto para a superficie do TiO, ¢ de luz, de acordo com a lei de Lambert-Beer, a
qual pode ter maior ou menor influéncia dependendo da natureza da amostra. A
incidéncia de radiagdo solar que atinge a superficie da placa varia de acordo com o
horario do dia e época do ano para uma dada inclinagio e vice-versa. No entanto, em
Campinas, a 23° de latitude Sul, a variagdo da inclinagdo do Sol durante o ano é
pequena, onde um menor édngulo de inclinagio da placa resulta em maior
aproveitamento da radiagdo. Analises matematicas do angulo de incidéncia da radiacdo
solar tém sido derivadas para estimar a radiagdo absorvida (Pinazo, 1992).

No reator solar, 56 € possivel a mudanga do 4ngulo de inclinagio entre 22 e 25°
devido a limitagdes da sua construgdio. Apesar de ser esta uma faixa estreita, que
poderia ndo resultar em diferenca significativa na eficiéncia da fotodegradacdo, em
uma comparagdo entre a inclina¢fio de 22 ¢ 25°, utilizando azul de metileno (0,1
mmol/L) como substincia modelo, observou-se uma maior porcentagem de degradagéo
quando a inclinaggo de 22° foi utilizada, atingindo o valor de 95,8 %, enquanto que em
25%, 89 % foram atingidos. Os experimentos foram feitos em duplicata, com passagem
unica de solugdo, em horario proximo de 12:00 horas de um dia de verdo. Optou-se
entdo pela inclinagio de 22° para todos os experimentos subsequentes.

3.3.2- Atividade do filme de TiO,

A fotoatividade do filme de TiO, adsorvido sobre vidro mostrou-se
extremamente estavel durante os experimentos de fotodegradagdo de ADA, fenol bem
como de efluentes industriais sem que fosse notada uma perda de atividade por um
tempo minimo de 40 horas de irradiagéo.
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3.3.3- Variagdes de temperatura e sua influéncia

A exposi¢do & luz solar durante escoamento tnico resulta em um aumento de
temperatura de 2 a 3° C em um dia de verdo. No entanto este aumento nio resulta em
aumento da vclocidade de reagdo. Alguns trabalhos tém demonstrado que a variagio da
velocidade inicial de reagido na faixa de 278-333 K segue a lei de Arrhenius (Okamoto,
1985b). Ocorre que a energia de ativagdo ¢ baixa para fendis ¢ fendis clorados, o que
indica que etapas ativadas termicamente sejam despreziveis. Para a fotodcgradagio de
fenol, com energia de ativag@o obtida de 11 kJ/mol, seria necessario um aumento de
34° C para que a constante de velocidade dobrasse seu valor (Matthews, 1987a).

3.3.4- Influéncia da prata fotodepositada, adigio de Fe3* ¢ H,0, na
fotodegradagio de fenol e 4cido dicloroacético

O efeito da adi¢dio de alguns reagentes ao sistema como Fe3* e H,05, bem
como da presenga de prata depositada em TiO, foi testado em alguns experimentos
utilizando-se a placa 1 (fig. 3.4) a uma vazéo fixa Q=0,8 L/h.

Solugdes 1 mmol/L. de ADA e fenol foram submetidas 2 escoamento Gnico nas
placas com diferentes porcentagens de prata (entre 0 e 10 %) depositada ao TiO3. Os
resultados obtidos estdo mostrados na figura 3.6. Aumentando-se a porcentagem de
prata de 0 para 3 %, ocorre um aumento dc 22 para 45 % na fotodegradagio de fenol,
sendo que porcentagens ainda maiores resultam em degradagio inferior a 45 %. Para
ADA, ndo se observa difcrenca tio acentuada, mas a melhor condigdo csta entre 3 e 5
Y.

Este aumento da atividade fotocatalitica de A g-TiO, para fenol pode ser
atribuido a uma maior absorgdo de luz na regido do visivel. O efeito da prata também
pode scr explicado em termos de separagdo das cargas fotogeradas, inibindo sua
recombinacdo como comentado no item 2.1 (Sclafani er alli, 1991ab; Ohtani e
Nishimoto, 1993). O dccréscimo da atividade fotocatalitica em porcentagens acima de
3 % deve-se provavelmente a um grande recobrimento da superficie do semicondutor
pelo metal prejudicando a adsorgdo do composto & superficie do TiO,.

O uso de HyO; para aumentar a velocidade de reagdes fotocataliticas tem sido
bastante estudado (Augugliaro et alli, 1990). Radicais *OH sdo especies altamente
oXidantes formadas nfo apenas através das Jacunas fotogeradas (eq. 3.5-7), mas
também via fotdlise de HyO, com luz UV gerado e redugio de H709 (eq. 3.8-10). Um
dos métodos oxidativos utilizados para a destrui¢do de compostos organicos em meio
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aceptor de elétrons que o O; c influencia a velocidade da fotodegradagdo através da
abstragdo de elétrons da superficie do semicondutor, diminuindo a sua taxa de
recombinagdo e aumentando a eficiéncia da reagdio de formagdo de OH ¢
consequentemente da fotodegradagdo. A figura 3.7 mostra a fotodegradacio de fenol
em diferentes concentragdes de HyO, onde se observa um aumento da fotodegradagio
de fenol com o aumento da concentragdo de H,O, adicionada. A maior concentragio
de H>O; utilizada resultou em 43% de degradagdo de fenol.

TiOy — TiOy (cge + h¥py) (3.5)
h* + H»0 (ads) —> ‘OH + HY (3.6)
h* + OH" (quperfy —> Ol (3.7)
Op +2e" + 2H20 — HyO97 + 20H- (3.8)
H>Oy + e~ — -OIl + OH- (3.9)
HyOp + Av — 2:0H (3.10)

Considcrando-se que fons de metais de transicdo como Fe3' e Cu2t aumentam a
fotodegradagio de fenol (Wei ef alli, 1990), concentracdes entre 1.10-5 ¢ 10-3 mmol/L
de Fe3* foram utilizadas na degradagio de solugdo 1 mmol/L. de fenol a pH 3.
Observou-se que a menor concentragdo utilizada (2.10-3 mols/L) de Fe3* resultou em
41 % de dcgradagio de fenol enquanto que concentragbes maiores inibiram a
fotodegradacdo como pode ser visto na figura 3.8. Na presenga de cxcesso de ions
Fe2*/Fe3* | podem ocorrer reagbes que ocasionam perda de radicais hidroxila como
mostrado na eq. 3.13 (Huang et alli, 1993).
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degradacéo (%)

% Ag

Figura 3.6- Influéncia da porcentagem de prata na fotodegradagio de fenol e ADA.
Co=1 mmol/L; Q=0,8L/h.
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Figura 3.7- Influéncia da concentragdo de HyO, na fotodegradagdo de fenol.
Co=1 mmol/L; Q=0,8L/h.
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De acordo com Sclafani e colaboradores (1991b), fons Fe3+ presentes atuam
como sequestradores de elétrons de acordo com:

Fe3t + e~ — Fe2+ (3.11)
fons Fe2t formados podem decompor HpO7 gerado durante a fotorredugéo (eq.

3.8), produzindo ‘OH (Kormann et alli, 1988b), espécie reativa na degradagio de fenol,
levando a reagdo de Fenton (eq. 3.12) (item 3.3.6):

O2ads + 2e~ + 2Hp0 — HyO7 + 20H- (3.8)
Fe2t + HyOy — Fe3t +.0OH + OH- (3.12)
Fe2t +.0H — (Fe-OH)2* (3.13)
50
40 -

degradacao (%)

10+

OO B00 91 02 05- 1
[Fe**] (mmolL)

Figura 3.8- Influéncia da concentragio de ions Fe3* na fotodegradagdo de fenol.
Co=1 mmol/L; Q=0,8L/h.
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3.3.5- Influéncia da intensidade luminosa solar

Varios autores tém constatado, em experimentos com luz artificial, que o
aumento da intensidade luminosa resulta em um aumento da velocidade de
degrada¢@o. Em intensidades luminosas mais baixas, verifica-se uma dependéncia
linear, enquanto que em intensidades mais altas, uma dependéncia com a raiz quadrada
¢ verificada (Ollis, 1991; Blake et alli, 1991, Okamoto er alli, 1985b). Este fato
aprescnta-se como uma desvantagem para sistemas que utilizam luz concentrada, o que
impede que com a concentragio de luz solar seja obtido um aumento da velocidade de
degradagdo de mesmo fator da concentragio.

Uma soluggo 5 mmols/L de ADA foi irradiada a uma vazio de 5 L/h em um dia
de outono de céu claro. A variagio da intensidade foi obtida pela variagio do horario
do dia entre 9 ¢ 12 horas, posicionando-se o reator na dire¢do do Sol. A intensidade
medida corresponde 3 média da radiagdo global solar em 365 nm, durante passagem
unica da solugdo pelo reator, por um periodo de tempo de 5 minutos. A intensidade
aumenta conforme o Sol aproxima-se do zenite (12:00 h.), quando a extensio da massa
de ar diminue, A variacio da porcentagem de degradacio de ADA com o aumento da
intensidade luminosa é mostrada na figura 3.9 A. Observa-se uma variagio linear na
faixa de intensidade entre 20 ¢ 30 W/m2 onde uma correlagdo R=0,98 foi encontrada.
Isto indica que nesta concentragdo, um aumento de 10 W/m?2 na intensidade luminosa,
representa um aumento de aproximadamente 11 % de degradagdo para ADA na vazio
de 5 L/h. No entanto, abaixo desta faixa, foi observada uma variagdo menor da
porcentagem de degradagfo. O grafico B mostra o rendimento quantico (@) da reagdo
de fotodegradagio de ADA, em funcio da intensidade luminosa, cujo valor encontrado
foi de aproximadamente 3,4 % para as intensidades dentro desta faixa. Estc foi
calculado a partir da razdo entre o balango de massa do reator, dado pela variacdo da
concentragio de ADA apds passagem unica pela placa, A[ADA] (umols/L.m2),
multiplicado pela vazéio Q (L/s) e a intensidade luminosa, I (uEinstein/s.m?2) de acordo
com:

D(%) = ——A[A?‘iq (3.14)
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Figura 3.9- A: Influéncia da intensidade luminosa média na fotodegradagdo de ADA.

: rendimento quéantico em fung¢do da intensidade luminosa. Co= 5

mmols/L. Q=5 L/h.

A intensidade luminosa de 14 W/m?2 corresponde a um experimento realizado
sob céu nublado. A intensidade foi medida em intervalos de 15 s devido & sua grande
variagdo com o tempo. Observa-se que apesar de céu nublado, a degradagio atingiu a
porcentagem de 10 % contra 28 % sob a intensidade dc 27 W/m?2.
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3.3.6- Fotodegradacio de efluentes industriais

Nesta etapa foi investigada a viabilidade de aplicagio do processo fotocatalitico
a efluentes industriais (amostras reais), utilizando o reator solar de leito fixo (placa 2).
Foram testados 2 efluentes difcrentes:

Efiuente 1
Fenol: 30 ppm
Carbono Organico Total: 150 ppm
Metil t-butil éter: 100 ppm
pH2.4

Para este elluente, foram feitos experimentos com escoamento Unico em dois
valores de pH e os respectivos controles na auséncia de TiO7. A fotodegradacdo de
fenol foi avaliada através das analises de COT e CLAE. Os resultados sio mostrados
na tabela 3.1,

Os resultados demonstraram que a fotodegradagio do efluente foi favorecida em
meio basico (pH R) atingindo 68,6% de remogiio de fenol contra 34,3 % quando em
meio acido (pH 2). No entanto esta remogdo representa a soma de fotodegradagio
(direta e catalitica) e evaporagiio, constatada nos experimentos de controle sem TiOo,
onde 56 % de COT foram removidos (meio 4cido) principalmente por evaporagio,
considerando-se o baixo ponto de ebuligio (55°C) de um dos componentes da amostra,
o metil #-butil éter. Quanto ao fenol, 10,7 % também foram removidos na auséncia de
TiO; (meio 4cido) como consequéncia de evaporagio e fotolise direta ja que o espectro
de absor¢fio de fenol apresenta uma banda em 270 nm (s=1434 L.cm-l.mol-}).
Radiagao deste comprimento de onda esta presente no espectro solar, ainda que em
baixa intensidade ¢ pode causar a fotélise de fenol, como foi descrito por Hwang e alli
(1987) para fenol e fendis clorados em aguas de estuarinas.

Em meio basico, a remogiio de 3,7 % de fenol em pH 8 deve-se entio a fotdlise
direta uma vez que a evaporagdo ¢ desfavorecida devido 4 formagdo de fon fenolato de
acordo com:

OH O

. + H' Ka=120.1070 (3.5
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Tabela 3.1 - Fotodegradagdo do efluente 1 com luz solar.

pH I COT remogao fenol remogao
(W/m2) (mg C/L) (%) (mmols/L) (%)
inicial 2,42 32,0 151,1 - 0,309 -
final 2.45 55,9 63,0 0,203 34,3
cont.i. 2.42 31,0 1511 - 0,309 -
cont.f, 2,42 66,5 56,0 0,276 10,7
inicial 8,14 31.3 1511 - 0,309 -
final 527 51,8 65,7 0,097 68,6
cont.i. 8,04 31,0 124,7 - 0,321 -
cont.f. 7,52 71,3 42.8 0,309 37

Experimentos realizados com solugdo padrdo de fenol na concentragdo inicial
de 1 mmol/L em diferentes valores de pH mostraram que a degradagéo ¢ favorecida na
faixa de pH 6-8 (figura 3.10), com uma degradagdo de 30,4 % de COT e 55,1 % de
fenol. A menor porcentagem de remogdo de COT do que de fenol (5,11 min), deve-se
a formagdo de intermedidrios como hidroquinona (3,36 min.) e pirocatecol (4,22 min.)
gerados durante a fotodegradagio, como pode ser visto no cromatograma da figura
3.11. Estes intermediarios foram determinados por comparagdo com 0s tempos de
retengdo de padrSes. A fotodegradagéo de fenol com TiO,, tem sido bastante estudada
e intermedidrios de rea¢do como hidroquinona, pirocatecol, bem como benzoquinona
Jja foram determinados, e sua posterior fotodcgradagdo constatada (Okamoto, 1985a:
Alberici, 1992).
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Figura 3.10- Influéncia do pH na fotodegradagdo de fenol com luz solar.

Co=1 mmol/L; Q=2,7L/h.

Outro experimento foi realizado com o objetivo de aumentar a eficiéncia do
processo, utilizando o reagente de Fenton (200 mg/L de per6xido de hidrogénio e 5
mg/L de Fe2* a pH 3,5). A reagdo de Fenton contribui para a formacgdo de radicais
hidroxila (eq. 3.12), conforme comentado no capitulo 1 (1.2.3).

O reagente foi preparado in situ e ap6s o periodo de 30 minutos, o efluente foi
irradiado no reator solar.

O periodo de reagdo somente com o reagente de Fenton resultou em 10 % de
degradagdo de fenol e de COT, sendo que apés irradiagio no reator, 96,7 % de
degradag@o de fenol e 67,5 % de COT foram atingidos. Observa-se que ocorre um
efeito sinérgico entre o reagente de Fenton e a fotocatélise (figura 3.12) para a
fotodegradagdo de fenol, considerando-se que a irradiagdo do efluente sem adigdo do
reagente atinge 34,1 % de fenol. Este efeito positivo observado pode ser atribuido a
abstragdo de elétrons por ions Fe3+ gerados (eq. 3.12) evitando a recombinagdo do par
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eléetron/lacuna na superficie de TiO, durante irradiagdo, resultando em uma reagio em
cadeia regenerando ions Fe?*, além de uma produgdo extra de -OH. A figura 3.13

mostra cromatogramas da fotodegradagdo do efluente 1 em pH 2, pH 8 e com reagente
de Fenton.

0z
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4.22

3.35

> Liz 3.4
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Figura 3.11- Cromatogramas CLAE antes (A) e apés (B) fotodegradagéo de fenol em
pH 8,0. Co= 1 mmol/L.
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igura 3.12- Efeito da adigdo do reagente de Fenton durante fotodegradagdo de fenol
presente em efluente industrial. Q=2,7 L/h.
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Figura 3.13- Cromatogramas de fotodegradagdo de efluente 1. A: antes da irradiagio;
B: pH 2; C: pH 8; D: com reagente de Fenton (pH 3,5).
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Efluente 2

Carbono Organico Total: 70 - 140 ppm
Acido Amino Metil Fosfnico: 100 ppm

pH 8

Para a fotodegradagdo do efluente 2 utilizou-sc um volume de 1,5 L, sendo que
a amostra original foi diluida 1:1, na presenga de 200 ppm de H,05. Esta diluigio foi
feita devido ao fato de a amostra apresentar conteudo de carbono orgénico bidtico, ja
que esta € proveniente de tratamento bioldgico. Isto poderia levar a uma adsor¢iio deste
matcrial a superficie do TiO», bem como a uma limitagdo de transferéncia de luz uma
vez que a amostra apresentava certa turbidez ¢ coloragfio. Estes cxperimentos foram
feitos com recirculagdo da amostra por um periodo de 4 horas. A titulo de comparagio,
foi feito um experimento com luz artificial onde se utilizou um reator de fotélise com
uma lampada a vapor de merctrio de 125 W e TiO, em suspensio. Os experimentos
foram feitos em dois valores de PH., e os resultados sio apresentados na figura 3.14.

40

T T

30+

s— pH 8:solar
®—pH 5,5;:so0lar

- &—pH 5,5;artif.

degradacgao (%)

tempo (h)

3

B

Figura 3.14- Fotodegradagdo do efluente 2 com luz artificial (suspensdo) e em reator

solar. Q=2,7 L/h.

A porcentagem de degradagdo atingiu 30% apés 4h de irradiagdo cm meio
basico. J& em meio dcido, este valor caiu para 19% tomando-se por base o valor da
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remog¢do do COT. Mais uma vez a degradagio do efluente foi favorecida em meio
basico devido ao favorecimento da formagio de radicais -OH. Além disso, a adsorgdo
de sulfato prescnte no efluente, 2 superficie do TiO5 ¢ desfavorecida em meio bésico,
favorecendo a adsor¢do do 4cido amino metil fosfénico presente.

3.3.7- Cinética de fotodegradacio de acido dicloreacético e anslise do reator

O acido dicloroacético foi escothido como modelo nesta etapa do trabalho
devido a uma série de fatores como: a) alta solubilidade em agua; b) sua
fotodcgradagdo nido resulta na formagio de intermedidrios, o que facilita a
quantificagdo da extensdo da reagio quando comparado a diferentes condigdes; ¢) nio
ocorrem perdas por evaporagdo quando escoado na placa; d) facilidade de
quantificagdo de um produto de sua mineralizagio (ions cloreto),

3.3.7.1- Influéncia do pH na fotodegradacio de ADA

A carga elétrica total na superficie do TiO € significativamente afetada pelo pH
de solugdes aquosas influenciando a adsorgiio dos compostos. No entanto, a velocidade
de reagdo ndo € fortemente dependente do pH (Herrmann e alli, 1993). No caso do
acido dicloroacético, uma pequena diferenga na porcentagem de fotodegradacio foi
observada. Solugdes de concentragio 20 mmols/L de ADA, a pH natural 1,90 ¢ pH
3,00 (ajustado com NaOH) foram irradiadas com passagem unica pela placa.
Obscrvou-se uma maior degradagio em pH 1,90 (20 %), enquanto que em pH 3,0, 15
% de degradagdo foram atingidos para uma mesma intensidade luminosa média
(experimentos em duplicata). O pll natural de solugdo 1 mmol/L (concentracdo mais
baixa utilizada) ¢ 3,0 e optou-se, portanto, por este valor para os experimentos
subsequentes.

3.3.7.2- Reator em fluxo com recirculagio da amostra

A etapa de filtragdo para separagdo do catalisador apés fotodegradagdo de
solu¢do aquosa de poluentes pode ser uma etapa dificil, considerando-se que o TiO, é
um po bastante fino. A imobiliza¢io do fotocatalisador em um suporte estacionario
apresenta-se como uma soluglio para este problema, onde a etapa de filtragio ¢
suprimida, simplificando o processo. Além disso, a imobilizagdo do semicondutor
proporciona uma alta relagdo de TiO; iluminado/TiO, imobilizado uma vez que toda a
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superficie € irradiada durante todo o tempo. Particulas de TiO aderem fortemente ao
vidro ¢ esta propriedade tem sido explorada na fotodegradagio de contaminantes
imobilizando o ¢xido em diversos tipos de suportes, como ja comentado em 3.1.2.6.
No entanto, muitos autores tém chamado a atengdo para limitagdes por transferéncia de
massa, uma vez quc a reagiio se¢ da na superficie do catalisador. Esta limitagéo é
desprezivel cm suspensdes 0,1 % (p/v) de catalisador Ja que a distancia entre o reagente
€ 0 catalisador ¢ muito pequena (em torno de 0,5 pm, para TiOy P 25) para que haja
uma limitagéo da velocidade de reagfio (Turchi e Oliis, 1988). De maneira geral, o
processo em um sistema catalitico sélido-liquido é resultado de 5 etapas (Levenspiel,
1972):

I: Transporie de reagentes da fase liquida para a interface sélido-liquido.
2: Adsorgdo dos reagentes no catalisador sélido.

3: Reagdo na superficie do catalisador sélido.

4: Dessor¢ado dos produtos da supcrficie para a interface liquido-sélido.
5: Transporte dos produtos da interface para o fluxo liquido.

Uma indicagdo de que a limitagio por transferéncia de massa 0COITe em um
sistema € o aumento da velocidade de reagdo com o aumento da vazdo. [iste
comportamento foi observado por Matthews (1987a,b) em sistema onde o TiO; foi
imobilizado em tubo de vidro espiral por onde passava uma solugio de 4cido salicilico.
Foi verificado que um aumento de trés vezes na vazao do sistcma, resulta em um
aumento de duas vezes na constante de velocidade de fotodegradagdo de acido
salicilico. Em um sistema aberto utilizando placa horizontal com Ti0O; imobilizado em
areia, tamb¢m foi observado um aumento da velocidade de dcgradacdo com o aumento
da vazio (Matthews, 1991a; Matthews e McEvoy, 1992a). Em ambos os casos, a
grande espessura de filme de Muido (de 1,5 a 3 ¢m para a placa horizontal) dificulta a
difusdo dos reagentes resultando em limitagdo da velocidade devido 4 transferéncia de
massa, como foi apontado pelos autores.

Para verificar se o presente sistema dc fluxo apresenta limitagdo por
transferéncia de massa, dois experimentos foram realizados utilizando valores
extremos de vazio para o sistema (2 € 6 L/h). Um volume de 1 L dc solucdo de ADA,
de concentragdo inicial 5 mmols/L foi recirculada por 1 hora nas duas diferentes
vazoes, utilizando-se a placa 2. Deve-se aqui salientar que o tempo de reagdo (tempo
de cxposi¢do A luz) neste sistema difere do tempo total do experimento, uma vez que a
reaciio s6 ocorre durante o tempo em que a solugo é escoada sobre a placa com TiO,
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imobilizado. O tempo de cxposigio esta relacionado ao tempo total pela razio entre o
volume do reator (volume de fluido irradiado) e o volume total:

Lexposigio = ttotal - V rcator’ V total (3.16)

Um diagrama esquematico de um sistema em fluxo (PFR, do inglés "Plug Flow
Reactor") combinado a um reservatorio onde ocorrc a mistura continuamente com
recirculagdo € mostrado na figura 3.15. A concentracdo no reservatorio de mistura no
tempo de exposi¢io texp € dada por Cy, a concentragio apos exposicdo a luz ¢ dada por
C» e a vazfo, por Q. Neste sistema, a velocidade de degradacio para altas conversdes é
limitada pelo tempo de exposi¢do a luz e ndo pela cinética da reacdo, sendo a
verdadeira constante de velocidade uma fungdo do volume do rcator, volume total ¢ da
vazdo. Uma dedugdio sobre o céleulo da constante de velocidade para sistemas como
este ¢ apresentada por Davis ¢ Hao (1991) que foi posteriormente comentada por
Wollrum e Turchi (1992).
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Figura 3.15- Diagrama esquematico de fotorreator em fluxo (PFR) com reservatorio
completamente misturado.

A figura 3.16 mostra o decaimento da concentragdo de ADA nas duas vazdes
em fungdo do tempo de exposi¢do a luz solar e a correspondente formagdo dc ions
clorcto. Nota-se que a velocidade inicial de degradagdo de ADA € a mesma nas duas
vazoes, o que indica que o sistema ndo apresenta limitagdes por transferéncia de massa
nessas condigdes. Apds 1,5 min de irradiaciio, observa-se que a degradagdo nas duas
vazdes difere ligeiramente sendo maior para a vazio de 2 L/h. Esta diferenca deve-se
provavelmente a uma menor intensidade da luz solar nos tempos de exposigdo apds 1,5
minutos para a vazio de 6 L/h.

A cinctica de fotodegradagio segue em geral cinética de pseudo-primeira ordem
(Matthews, 1987a,b; Sabin, 1992).
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dC _
-—=k.C 3.17
i (3.17)
sendo a forma integrada:
InC/Cy=kt (3.18)

As constantes de velocidade para reagiio de primeira ordem para as duas vazdes
foram dcterminadas graficamente através de In Cy,; /C| pelo tempo de exposi¢io e 0s
valores encontrados foram de 0,49 (R=0,9997) ¢ 0,39 min-1 (R=0,9997) para as vazoes
de 2 e 6 L/h respectivamentc. Ao contrario do sistema mostrado por Matthews, onde a
espessura do filme sobre a placa chega a 3 cm, no presente sistema, a espessura do
filme varia de 55 a 73 um (Tab. 3.3) para vazdes de 2 a 6 L/h respectivamente, nio
ocasionando limitagdes de transferéncia de massa nesta faixa de vazio,

Observa-se ainda na figura 3.16 que a formagdo de ions cloreto corresponde &
oxidagdo total de ADA, ou seja, em 2,7 minutos de exposicdo, 6,8 mmol/L de cloreto
sfo gerados durante a fotodegradacgdo de 3,3 mmols/L de ADA para a vazio de 6 L/h.
Na vazio de 2 L/h, uma pequena quantidade de cloreto (0,12 mmol/L) ¢ adsorvida na
superficic do TiO; sobre a placa.

A transferéncia de massa de reagentes do fluido para a superficie do catalisador
¢ dependente da velocidade do fluido, tamanho de particula e da difusdo do reagentc.
Esta limitagdo ocorre quando a reagiio é muito rapida e a transferéncia de massa ¢
lenta. Uma das maneiras para avaliar a tranferéncia de massa ¢ através do nimero
adimensional de Reynolds, que indica a turbuléncia do sistema, definido como:

Re = —E (3.19)

onde v € a velocidade do filme (cm/s), p (g/em3) ¢ a densidade do fluido, { {cm), o
comprimento da placa e p (g/s.cm), a viscosidade dinamica do fluido. A transigdo
entre fluxo laminar e turbulento ¢ determinada através do nimero de Reynolds, o qual
¢ dc 50 para reatores dc leito fixo (Turchi e Ollis, 1988). A tabela 3.2 mostra a
variagdo do nfimero de Reynolds para as placas 2 e 3.
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Figura 3.16- Influéncia da vazdo na fotodegradagao de ADA.

Como pode ser visto na tabela 3.2, 0 numero de Reynolds maximo calculado
para o sistema, correspondente a vazido de 6 L/h, é de 4,16, indicando um fluxo

laminar, onde a conversfo néoc ¢ significativamente afetada pela velocidade do fluido

(Hill, 1977).

Tabela 3.2- Dependéncia do nimero de Reynolds com a vazio.

numero de Reynolds
Q(L/h) placa 2 placa 3
2 1,16 1,39
3 1,74 2,08
4 2,31 2,77
5 2,89 3,46
6 3.47 4,16
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3.3.7.3- Reator em fluxo com escoamento anico

Uma outra possibilidade para o reator em fluxo é de que este seja com
escoamento unico, sem que ocorra recirculagdo com mistura da amostra. Neste caso, é
possivel um tratamento continuo do efluente, desde que as condiges de vazdo, rea e
comprimento da placa dc fotocatalisador estejam otimizadas para que o sistema seja
eficiente a ponto de ao final do tratamento estar dentro da faixa de concentragdo
aceitavel para determinado composto. Neste sistema de fluxo continuo, a influéncia de
alguns pardmetros como vazdo, concentragdo e comprimento da placa de
fotocatalisador foi investigada.

Um diagrama esquematico de um sistema em fluxo com escoamento @mico é
mostrado na figura abaixo: |

Cinic—>—1 PFR —*— Cfinal

Figura 3.17- Diagrama esquemético do reator em fluxo com escoamento Gnico.

Nesta ctapa foram utilizadas as placas 2 e 3 de area aproximadamentc igual,
porém de comprimentos diferentes.

A tabela 3.3 mostra a varia¢do do tempo de retencio (9), o volume do reator
(V), a espessura do filme (8) de solugdo para as placas 2 e 3 respectivamente,
calculados de acordo com as equagdes abaixo, através da medida do tempo de retengio
¢ vazio para cada caso:

\4
—=0 3.20
Q (3.20)

(3.21)

> | <
Il
o
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Tabela 3.3- Variagio do tempo de retengdo, volume do reator e espessura do filme de

fluido em tungio da vazio.

placa 2 placa 3
Q(L/h) 8(min) Vieator{l)  8(pm) B(min) Vyeator(E)  8(um)
2 0,78 0,026 55 0.98 0,033 67
3 0.58 0,029 61 0,80 0.040 82
4 0,47 0,031 65 0,66 0,044 90
5 0,40 0,033 69 0,56 0,047 96
6 0,35 0,035 73 0.4% 0,048 98

Como mostrado na tabela 3.3, a placa 3, de maior comprimento, apresenta

maior tempo de retengdo, volume irradiado e consequentemente, maior espessura do

filme de fluido.

As constantes de velocidade para a fotodegradagio de ADA foram determinadas
graficamente através da inclinagdo da curva de In Cipicia/Chpal versus tempo de
retengdo (8), mostradas na tabela 3.4. Observou-se que para concentragdes de 1 e 5
mmol/L, a fotodegradagio de ADA segue cinética dc pseudo-primeira ordem,
enquanto que para concentragdes acima deste valor, a degradagdo segue cinética de
ordem zero. Este fato € consequéncia de que a altas concentragdes a fotodegradagio é
limitada pela extenséo da adsorgdo do composto ao TiO,.

Tabela 3.4- Constantes de velocidade para reagdo de primeira ordem para

fotodegradacdo de ADA com escoamento Unico.

placa 2 placa 3
[ADA] (mmols/L) k (min-1) R k (min-1) R
1 2,17 0,996 2.58 0,998
5 0,78 0,996 1.76 0,998

A constante de velocidade encontrada para escoamento tnico ¢ maior do que
com recirculagdo (item 3.3.7.2) para uma mesma concentragio de ADA (5 mmol/L).
No sistema com recirculagdo, a amostra é diluida quando ocorre a mistura antes de
sofrer nova passagem pela placa, resultando cm menor velocidade de degradagdo. Em
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reatores de fluxo continuo, existe um gradiente continuo de concentrag¢fo dos reagentes
na diregio do fluxo. Consequentemente, para a mesma carga de composigdo, a

velocidade de reagdo serd geralmente maior.

As figuras 3.18 A ¢ B mostram a variagdo da porcentagem de degradacido de
ADA com o aumento da vazio para as placas 2 e 3. Observa-sc que em maiores
vazdes, a porcentagem de degradagio diminui para uma mesma concentragdo, como
resultado de um menor tempo de exposi¢do. Um aumento de trés vezes na vazdo,
resulta em uma diminui¢do de duas vezes a porcentagem de degradagio para a placa 2.
No entanto, esta diminuigiio est4 relacionada a uma maior carga de composto (produto

da concentrago inicial e vazdo do sistema) em maiores vazdes e nio 4 vazdo em 5,
como pode ser visto na figura 3.19 onde é mostrada a porcentagem de degradacdo em
fungdo da carga (mmols ADA/min) para diferentes vazdes.
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Figura 3.18- Variagio da porcentagem de degradagdo em fungio da vazio para
diferentes concentragdes inictais. A:placa 2; B:placa 3.

Observa-se que existe uma sé curva para as diferentes vazdes, ou scja, a
porcentagem de degradagfio nio varia com a vazdo e sim com a carga de material que
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entra no sistema. Esta ¢ mais uma indica¢io de que niio ocorrem limita¢des por
transferéncia de massa. A porcentagem de degrada¢do decai exponencialmente com o
aumento da carga de ADA atingindo um patamar. Este patamar indica a satura¢do da
superficie de TiOp, quando a capacidade méxima de degradagéo ¢ atingida.
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Figura 3.19- Porcentagem de degradagfo em fungéio da carga de ADA para diferentes
vazdes. A: placa 2; B: placa 3.

Através de um ajuste dos dados experimentais de porcentagem dc degradagio
em fungdo da carga de entrada de ADA no reator para as diferentes vazoes, obtem-se
uma curva de decaimento ¢xponencial cuja fungéo é:

placa2: f(x)=12,81+ 98,23e"38’46x n 34,213_2'16""'
placa3: f(x)=1544+76,32¢754"% 117,46¢70.96

(3.22)
(3.23)

Com as curvas obtidas, € possivel determinar a porcentagem de degradacio para
uma dada carga de ADA, ou a vazdo maxima que pode ser utilizada para que seja
obtida certa porcentagem de degradagdo para uma dada concentragio de ADA. De
acordo com as fungdes obtidas, obscrva-se que para a placa 2, a porcentagem de
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degradagdo minima € de 12,81 %, enquanto que para a 3 é de 15,44 %. Esta diferenca
aumenta a medida que a carga de material diminue.

Ocorre que em cargas baixas de até 0,015 mmol/min aproximadamente, a
degradagdo € a mesma para as duas geometrias de placa, sendo fung¢io somente da area
da placa. Em uma faixa intermediéria, a geometria da placa influi, sendo a eficiéncia da
placa de maior comprimento resultado do maior tempo de reten¢do e maior volume de
filme sobre a placa. Mas a medida que a carga aumenta, a capacidade de degradagdo
tende a uma saturagdo e a geometria ndo mais influi e sim somente a area.

A figura 3.20 mostra a porcentagem de degradagéo em fungdo da carga de ADA
para as trés placas (valores experimentais para placa 1 e calculados pelas eq. 3.22 e
3.23 para 2 e 3 respectivamente). Observa-se que a porcentagem de degradagdo
aumenta para uma maior 4rea de placa de fotocatalisador, no entanto este aumento ¢é
mais acentuado para baixas cargas do composto. A placa 3, apesar de 4rea 3,5 vezes
maior que a 1, apresenta degradagdo 1,7 vezes maior para carga de 0,13 mmol/L.
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Figura 3.20- Relagdo entre carga de ADA, degradagdo e drea da placa de
fotocatalisador.
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3.4- Conclusao

A utilizagdo da luz solar para a fotodegradagio de compostos potencialmente
toxicos utilizando TiO7 imobilizado em placa de vidro mostrou-se viavel. Fatores
como vazdo, area da placa de fotocatalisador, carga de composto ¢ intensidade
luminosa sdo determinantes na porcentagem de degradagio.

No caso cspecifico de fenol, a fotodegradagdo € favorecida em pH 8 resultando
em 55 % de degradacdo de fenol e 30 % dc carbono orgidnico total, quando uma
solugdo de concentragdo inicial 1 mmol/l. ¢ irradiada com escoamento tnico pelo
reator, a uma intensidade solar média de 31,2 W/m2 ¢ vazdo de 2,7 L/h, A adicdo de
peréxide de hidrogénio e de ions Fe3* resulta num aumento da porcentagem de
degradagdo sendo maior para altas concentragdes de perdxido e baixas concentragbes
de Fe3+ (0,02 mmol/L). A presenga de prata depositada ao TiOy também favorcce a
fotodegradagdo de fenol, sendo que em porcentagem de 3 % ocorre um aumento de 22
%o para 45 % na fotodegradagdo de fenol. A adigdo do reagente de Fenton ao cfluente
fenolico resultou em 96,7 % de degradagdo de fenol, como resultado de um efeito
sinérgico entre o reagente de Fenton e o sistema TiO»/luz solar.

A fotodegradagio de ADA segue cinética de primeira ordem para
concentra¢des de até 5 mmols/L, enquanto que em concentragdes mais altas verifica-se
cinética de ordem zero. Foi observada uma relagdo linear da porcentagem de
degradagéio com o aumento da intensidade luminosa solar em 365 nm na faixa de 20 a
30 W/m2,

O reator solar de leito fixo ndo apresenta limitagdes por transferéncia de massa
devido ao fluxo laminar resultante de um filme fino de fluido sobre a placa do
fotocatalisador. A porcentagem de degradagio decai exponencialmente com a carga de
COmMposto que entra no sistema e ndo com a vazdo. A geometria do reator influencia a
fotodegradagdo em baixas cargas de alimentagdo no reator, enquanto que em cargas
mais altas, a fotodegradagio depende somente da rea da placa de fotocatalisador.
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5- CONCLUSAO GERAL

A conscientizagdo do problema da contaminagio tem levado ao interesse por
métodos ndo convencionais de tratamento de efluentes que resultem em destruigdo dos
contaminantes em produtos inéquos, ¢ a fotocatilise, entre os processos oxidativos
avangados, surge como uma alternativa bastante promissora considerando as vérias
publicagdes que descrevem o processo como capaz de mineralizar uma grande
variedade d¢ compostos.

A possibilidade de utilizagdo da luz solar tem sido mais um estimulo ao estudo
deste método, uma vez que a radiagéo solar ¢ inesgotavel e ainda uma fonte de encrgia
pouco explorada, principalmente no Brasil, onde devido a sua posigdo geografica, €
privilegiado com relagdo a quantidade de radiagio que atinge seu territdrio. Além da
vantagem econdmica, a radiagdo solar é vista atualmente como ecologicamente correta,
sendo que o seu desenvolvimento para utilizagio pratica tem sido incentivado,

Neste trabalho, foram estudados dois pontos f{undamentais da fotocatalise
aplicada a descontaminagdo: a) a influéncia da prata fotodepositada no sistema
coloidal, visando um maior aproveitamento da radiagio solar e b) o desenvolvimento
de um reator solar de leito fixo utilizando TiOy P 25 para a destruigio de polucntes
através da utilizagio da radiagdo solar global. O sistema coloidal & geralmente
adequado para estudos mecanisticos utilizando técnicas resolvidas no tempo que
permitem a detecgdo de espécics transientes, com o objetivo de entender as reagdes de
transferéncia de elétrons que ocorrem na superficie da particula do semicondutor. No
entanto, o sistema coloidal difcre consideravelmente do sistema TiOy P 25 devido a
diferen¢a de tamanho de particula entrc estas duas formas de TiOp e a maior
penetragdo de luz no sistema coloidal. Neste trabalho, foi observada uma maior
atividade fotocatalitica para o TiO2 coloidal em relagdo a P 25 considerando-se a
fotodegradagéo de fenol. A fotodeposigdo de prata ao TiO7 coloidal nio resultou em
maior atividade devido a dissolugao da prata metalica durante irradiagdo, enquanto que
para o TiO2 P 25 utilizado no reator solar, resultou em 45 % de degradagdo quando 3
% de prata fotodepositada eram utilizados, contra 22 % para TiO7 puro, ambos frente a
fotodegradagio de fenol I mmol/L.

O reator solar de leito fixo, devido a uma espessura dc filme de fluido bastante
reduzido sobre a superficic do fotocatalisador (50-100pum), ndo ocasiona limitag¢des por
transferéncia de massa. Este mostrou-se vidvel como uma alternativa eficiente para a
fotodegradacdo de cfluentes utilizando a luz solar, com uma depcndéncia linear da
porcentagem de degradagdo com a intensidade luminosa. O efeito sinérgico entre
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TiO7/luz solar ¢ o reagente de Fenton, que resultou em 96,7 % de degradagio de fenol
contra 50 % na auséncia do reagente, ¢ uma alternativa para aumentar a eficiéncia do
processo através da geragdo de radicais hidroxila. Verificou-sc um decaimento
exponencial da porcentagem de degradagdo com o aumento da carga de alimentagio
do reator. Este fato resuita em maior eficiéncia, em termos de porcentagem de
degradac@o, para baixas cargas, fazendo-se necessdria uma menor vazio quando altas
concentragdes estdo presentes, para uma mesma area e geometria de reator. Entretanto,
acredita-se que a médio prazo, cargas cada vez menores de efluentes serdo gerados,
tendo em vista a tendéncia do setor industrial a2 minimizagdo de residuos através da
adaptagdo e otimizagdo dos processos de produgdo. Isto faz com que a aplicagio do
processo fotocatalitico ao setor industrial seja bastante promissor.
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