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Summary

  The LAS(linear alkylbenzene sulfonates) can not be completely removed from 

wastewaters by the existing biological and physicochemical process.  Advanced 

oxidation process using OH radicals have been recently developed in order to 

effectively remove harmful organic compounds.  The objective of this study is to 

delineate removal efficiency the LAS in solution by TiO2 photocatalytic oxidation 

as a function of the following different experimental parameters : initial 

concentration of LAS, TiO2 concentration, UV wavelength, pH of the solution and 

H2O2 concentration.

  The results obtained from this study were summarized as follows:

1. Removal efficiency increased with decreasing initial concentration of LAS and 

with decreasing pH of the solution.

2. Removal efficiency increased with increasing TiO2 concentration, but was 

nearly the same at TiO2 concentration of 2 g/L and 3 g/L, i.e., for initial LAS 

concentration of 50 mg/L, its removal efficiency was 85% at 150 min in the case 

of TiO2 concentration of 0.5 g/L, but 100% after 150 min in the case of TiO2 

concentration of 1 g/L, 100% after 110 min in the case of TiO2 concentration of 2 

g/L and 3 g/L.

3. UV wavelength affection on the removal efficiency of LAS decreased in the 

order of 254 nm>312 nm>365 nm.  But the removal efficiency of LAS was nearly 

the same at UV wavelength of 254 nm and 312 nm.  The Addition of H2O2 in 

UV/TiO2 system was effective than in the absence of H2O2, in the removal 

efficiency. 
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Ⅰ. 서론

  19세기 이후, 세정력과 경제성이 우수한 합성세제의 개발은 인류생활의 편의와 보

건위생적인 측면에서 볼 때 기여하는 바가 크지만 동시에 합성세제와 관련된 환경상

의 영향과 보건안정상의 문제도 무시할 수 없는 사안으로 되어 있다(김, 1996).

  이렇듯 합성세제 문제가 대두되면서 우리나라도 1980년대 이후부터 가정용 세제를 

생물분해가 어려운 ABS(Alkylbenzene sulfonate)의 사용을 금지하고, 세정력이 우수

하면서도 생물분해 속도가 ABS 보다 빠른 LAS(Linear alkylbenzene sulfonate)로 전

환하였다(김, 1993), (현, 1996).  그러나 LAS 역시 사용량의 증가와 용도의 다양화로 

인해 하천유량이 적은 수역, 하수처리장에서의 발포문제가 종래의 ABS 못지 않게 문

제점이 발생하고 있으며, 또한 LAS의 생분해 속도가 ABS에 비해 빠르다고는 하나 

생분해에 소요되는 기간이 사실상 일주일 이상이 걸리기 때문에 수질오염 문제는 여

전히 발생되고 있다.  더구나 우리나라 하천의 특성이 하상계수가 크고, 하천의 길이

가 짧기 때문에 LAS의 분해속도와 발포문제로 인한 오염도가 가중되고 있는 형편이

다(김, 1993), (김, 1996), (현, 1996).  

  현재까지의 합성세제에 의한 수질오염 문제를 해결하기 위해 사용되고 있는 수처

리 기술로는 여과, 침전 및 흡착 등의 물리화학적 처리기술과 생물학적 처리 기술이 

있다.  그러나 물리화학적 처리기술은 고가의 설비투자 또는 다량의 약품사용으로 인

하여 설비비나 운전비가 비싸다(김, 1997).  또한 생물학적 처리는 고농도로 배출된 

세제 폐수를 처리함에 있어서 다량의 희석수가 필요하며, 생물학적 처리에 부적합한 

난분해성 물질들을 포함한 폐수의 유입시 그 적용에 한계를 지니고 있다(최, 1997), 

(신, 1997).  이러한 문제를 안고 있는 기존의 수처리 방법을 개선 또는 대체할 수 있

는 새로운 수처리 기술의 필요성이 대두되었는데, 여러 연구들 중에서도 특히 고급산

화처리기술(AOP ; Advanced Oxidation Process)이 많은 주목을 받고 있다.  고급산

화처리기술이란 상온․상압하에서 OH 라디칼을 중간물질로 생성하여 유해물질을 산

화 처리하는 보다 진보된 수처리 기술을 말한다.(이, 1998).  고급산화처리기술 중에

서 대표적인 방법으로는 크게 H2O2/UV/O3에 의한 균일계 반응과 TiO2, WO3, CdS, 
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ZnO 처럼 금속산화물을 광촉매로 사용하는 불균일계 반응으로 구분할 수 있다

(Ibusuki 등, 2000).  이 중에서 특히 TiO2 광촉매 산화환원시스템은 수질과 대기 내

에 함유된 유기화합물의 효율적인 제거방법으로서 최근 주목을 받고 있는데, 이 방법

은 따로 첨가물질이 필요하지 않고 온도, pH, 오염물의 농도 등의 영향도 다른 수처

리 방법에 비해 제약을 덜 받으며, 난분해성 유기 또는 무기물 및 기타 공정에서 생

성된 유기물의 분해도 가능할 뿐만 아니라 2차 오염물질의 생성 없이 최종산물로서 

CO2와 H2O같은 무기물질로 완전한 분해가 가능하다(Mattehws 등, 1986), (최, 1997).

  이러한 광촉매를 이용하여 계면활성제의 분해 특성에 대해 연구한 사례를 보면, 

Pelizzetti 등(1993)이 TiO2 분말 현탁액 상에서 태양광을 조사하고 공기를 폭기하여 

Nonylphenol polyethoxylates(NPE-n)등의 계면활성제들을 분해하면서 계면활성제의 

분해메커니즘에 접근하였고, 日高 久未 등(1994)은 N-dodecylbenzene sulfonate등의 

음이온 계면활성제외에 Alkylpoly(oxyethylene)의 유도체로서 비이온성 계면활성제 

이외에 양이온성 계면활성제로서 BDDAC(Benzyl dodecyldimethylammonium 

chloride)를 TiO2 광촉매 산화환원시스템을 이용하여 광원으로서 태양광을 조사해 분

해하는 실험을 하였다.  이러한 계면활성제의 분해메커니즘에 관한 연구 이외에 국내

에서는 코팅된 TiO2졸을 이용해 SLS(Sodium lauryl sulfonate)의 분해 특성을 연구

한 사례가 있었다(현, 1996).  또한 최와 양(2001)은 시판되는 부엌용 합성세제 수용

액을 졸-겔법으로 제조된 TiO2 광촉매를 사용하여 광분해 실험을 수행하였다.  이렇

듯 기존의 연구들을 검토해보면 대부분이 분해메커니즘을 규명하기 위해 계면활성제

의 농도를 미량으로 두거나, 가정하수처리를 염두에 두고 저농도 범위의 계면활성제 

처리에 중점을 둔 연구가 많았다.   그러나 최근의 계면활성제 문제는 가정하수뿐만 

아니라 공장이나 세차장 폐수 및 기타 산업현장에서 고농도로 배출되고 있는 계면활

성제의 처리에 대한 연구가 요구되는 바이다(이, 1995), (신, 1997).   

  따라서 본 연구에서는 최근에 가정 하수, 공장 폐수 등지에서 다량으로 배출되어 

심미적이나 기술적으로 문제가 되고 있는 LAS의 효율적 제거를 위한 방법으로서 분

말형의 TiO2 광촉매를 이용해 LAS의 초기농도, TiO2 광촉매 농도, UV 파장 등의 반

응조건의 변화에 따른 제거효율을 검토해 이를 토대로 계면활성제 함유 폐수의 처리

를 위한 공정의 설계나 운영의 기초 자료로서 활용하고자 한다. 
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Ⅱ. 이론적 배경

  1.  LAS의 구조 및 특성  

  세제의 주기능인 세정 작용이란 물체 표면에 붙어 있는 오물을 화학적, 물리적 충

격을 이용하여 청결하게 하는 작용으로 물이 필수적이다.  세정을 위해서는 세제, 물 

그리고 기계적인 힘이라는 3가지 요소가 있어야 한다.  세제는 물과 물체 표면 사이

의 경계면에 작용하여 오물이 표면에서 떨어지게 하는 계면활성작용(Surface 

activity)을 한다.  세제는 주성분인 계면활성제(Surface active agent, surfactant)와 

활성력을 높이는 보조제(Builder)로 구성되어 있다.  즉, 합성세제는 계면활성제를 주

원료로 하여 각종 성능 향상제를 배합하여 여러 가지 용도에 적합하도록 만들어진 

것으로 물에 용해되어 중성을 나타내며 해수나 경수에서도 충분한 세정효과를 발휘

한다.  계면활성제의 특성을 살펴보면, 계면활성제는 기-액, 액-액, 액-고, 기-고의 

계면에 흡착하고 그 계면에너지를 저하시켜서 계면의 성질을 변화시키는 물질이다

(남, 1994), (김 등, 1998).  

  이러한 계면활성제의 주요 부분을 음이온 계면활성제가 차지하고 있는데, 현재 개

발 시판되고 있는 것으로는 지방산의 비누염(Salt of fatty acid), ABS, LAS, 

AS(Alkyl sulfate), AES(Alkyl ester sulfate), AOS(α-Olefin sulfonate), 

SAS(Secondary alkane sulfonate) 등으로 7종류가 있다(김 등, 1998).  2차대전 후 세

제 제조에 널리 사용된 초기의 음이온 계면활성제는 주로 ABS형 세제로서 여기에 

알킬벤젠의 대표적인 형태는 도데실벤젠(Dodecylbenzene, C12H25 ) 형태이다.  

  도데실벤젠기에 무수황산을 작용시키면 (1)도데실벤젠술폰산(Dodecylbenzene 

sulfonic acid)이 되고, 이 술폰산을 알칼리로 중화하면 목적하는 계면활성제인 (2)도

데실벤젠술폰산나트륨(Dodecylbenzene sulfonate)을 얻을 수 있다. 
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C 12H 25 ＋SO 3→C 12H 25 SO 3H                     (1) 

C 12H 25  SO 3H＋NaOH→C 12H 25 SO 3Na＋H 2O    (2)

  그러나 이 ABS형 세제는 미생물에 의해 잘 분해되지 않는데, 이유는 알킬벤젠의 

알킬기, 즉 도데실기가 직쇄상(直鎖狀)이 아니고 측쇄상(側鎖狀)이기 때문이다(Fig. 

1).  그래서 벤젠에 결합된 알킬기로 직쇄상 알킬기를 사용하면 생분해성의 향상을 

기대할 수 있는데, 이와 같이 직쇄상 알킬기를 가진 알킬벤젠으로부터 만들어진 계면

활성제를 LAS라고 부른다(김 등, 1998).  

         C         C

                           (3)

        ｜         ｜
C-C-C-C-C-C-C-C
  ｜         ｜
  C         C

                           C

                 (4)

                          ｜
C-C-C-C-C-C-C-C-C-C-C

         

Fig. 1. Structure of Dodecylbenzene(Alkylbenzene). : (3) branched, (4) linear

   LAS는 ABS에 비해 양호한 용해성과 세정력, 기포특성, 그리고 경제성으로 오늘

날 분말, 액체 세제용으로 가장 중요한 계면활성제가 되었다(신, 1997), (김 등, 1998).

  그러나 상수처리공정의 응집과정에서 계면활성제의 농도가 높으면 유화․분산작용

으로 수중 플럭(Floc)의 형성을 방해시키며, 침전과정에서는 0.5 mg/L 이상으로 농도

가 증가하면 할수록 탁도의 제거율이 감소되고, 여과과정에서는 filter clogging 등의 

원인으로 수두손실을 증가시키며 여과지 폐쇄시간을 단축시켜 자주 역세척을 해주어

야 한다.  또한 킬레이트 특성에 의해 수처리 기계의 부식을 초래함으로써 처리효율

의 저하, 운전 및 유지관리상의 처리비용을 증가시킨다.  뿐만 아니라 생물학적으로 

계면활성성분을 처리하고자할 때도, 단시간 내에 소량만 배출되는 계면활성제는 배수
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로를 수십 미터 유하하면 많은 양이 수중에서 제거되나, 장시간 또는 다량으로 배출

될 때 환경용량을 초과하게 됨으로써 분해되지 않은 부분이 하천, 호소 및 해역으로 

유출하여 수생물에 악영향을 미친다.  하천에서는 배수로와 마찬가지로 부유입자와 

저서생물 및 부착미생물과 수중의 미생물에 의하여 흡착, 흡수되어 분해되지만, 일부

는 미생물 이외의 수생생물에도 축척된다(신과 정, 1997), (성과 이, 2000).  

  성과 이(2000)의 보고에서 세제가 각각 100% 사용된 후 배출되었을 때의 오수저류

조 및 오수관거를 거치는 과정에서 침착되고 유출되는 양을 Table. 1에 나타내었다.

  Table 1. Material balance of detergent effluent            

 [unit, g]

Item
Domestic Sewage disposal tank Sewage pipe

(use of one time) content effluent content effluent

Detergent Weight 40 1.20 38.8 1.55 37.25

Compact Detergent Weight 25 0.75 24.25 0.97 23.28

 

  표에서 보는바와 같이 세제는 침착되는 양이 거의 없이 대부분 유출되는 것을 볼 

수 있다.  

  이(1995)는 계면활성제가 수환경에 미치는 영향을 검토하기 위해 국내에서 많이 사

용되고 있는 의류용 세제, 샴푸류, 과일세정용 세제, 주방용 세제, 공업용 세제를 대

상으로 성분조사를 하였고, 샴푸류나 과일세정용 세제, 주방용 세제의 계면활성 성분

의 함량은 의류용 세제나 공업용 세제에 비해 상대적으로 낮았다.  그러나 의류용 세

제와 공업용 세제인 경우에는 세제조성 성분중 계면활성성분이 차지하는 비율이 2

0∼40%정도로 나타났다.

  특히 우리나라에서 사용되는 계면활성성분의 약 80% 이상이 음이온 계면활성제로

서 이중에서 가장 많이 사용되는 계면활성제는 LAS이다(이 등, 1995).  구 등(2000)

의 연구에서 계면활성제의 BDOC(Biodegradable dissolved organic carbon)와 

NBDOC(Non biodegradable dissolved organic carbon) 성분의 함량을 조사한 결과를 

보면, LAS 성분의 NBDOC 성분은 약 70% 이상으로 다른 음이온 계면활성제에 비
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해 생물학적 난분해성 물질을 많이 포함하고 있다고 보고하였다. 

  음이온계면활성제의 먹는물 기준과 환경기준은 0.5 mg/L이하이며, 폐수배출허용기

준은 청정지역의 경우 3 mg/L 이하, 그 이외의 지역은 5 mg/L 이하로 규제하고 있

다(김, 1997. 성과 이, 2000).  기존의 계면활성제 처리에 대한 연구를 살펴보면 응집

침전법에 의해 처리할 경우 황산알루미늄 800 mg/L를 주입하고, pH 4.3∼4.6에서 처

리하는 조건이라면 90% 이상 제거되고 있는 것으로 알려지고 있지만 폐수배출허용

기준 3∼5 mg/L를 만족하지는 못하며, 펜톤 산화법인 경우 처리를 위한 pH 조작이 

까다롭고, pH 조정을 위한 약품 소모가 많을 뿐만 아니라 슬러지가 많이 발생하는 

등의 운전상의 문제를 유발하는 등의 단점을 안고 있다(신과 정, 1997). 상대적으로 

높은 처리율을 가지는 기존의 생물학적처리시설도 미처리되고 있는 여분의 농도를 

완벽히 처리하려면 활성탄 흡착시설 등 후처리 시설이 필요하다(신과 정. 1997), (성

과 이. 2000).

  2.  광촉매 산화환원 반응에 의한 LAS의 분해   

  2.1 광촉매 표면에서의 반응

  최근 활발한 연구가 진행되고 있는 고급산화처리기술(AOP ; Advanced Oxidation 

Process)은 상온․상압하에서 OH 라디칼을 중간물질로 생성하여 유해물질을 산화 처

리하는 보다 진보된 수처리 기술을 지칭하는 공법이다(C. P. Huang, 1970), 

(Halmann, 1995), (伊藤 三郞, 1998), (細見 正明, 1999).  

  AOP 법의 종류로는 O3/UV, O3/H2O2, H2O2/UV, Fenton 산화, Electron beam 

irradiation, UV/TiO2 방법 등이 있다(전 등, 1996).  이 중에서 UV/TiO2 방법에 사용

되는 반도체성 물질인 TiO2는 광에너지를 흡수하여 광활성을 나타내는 광촉매성 물

질이다(Ollis and Turche, 1989).

  반도체성 물질들은 일반적인 금속류 물질과는 달리 에너지적으로 서로 겹치지 않

는 두 가지 종류의 에너지 띠(energy band)를 지니는 것이 특징이다.  이러한 반도체 
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성질을 지니고 있는 금속 산화물 중에서 전자가 부분적으로 채워져 있는 d-orbital을 

가진 전이금속 산화물이 광촉매로 사용될 수 있다.   그 이유는 전이금속 이온이 소

유하고 있는 전자가 반응물의 리간드 장(ligand field)에 의해서 형성되는 에너지 준

위(energy level)로 이동하기 쉽기 때문이다.  전이금속 이온은 여러 종류의 화합물과 

반응하여 배위 복합체(coordination complex)를 형성하기도 한다.  이와 같은 복합체 

물질들의 결합점(binding site)들은 광에너지를 흡수하여 리간드 분자들의 결합 파괴

를 일으킬 수 있는 위치(site)를 제공한다.

  반도체가 가지고 있는 밴드갭(band gap) 이상의 에너지에 해당하는 파장의 빛으로 

반도체를 여기시키면, 반도체 내부에 전자와 정공이 생성된다.  이 전자와 정공을 표

면에 취출하여 흡착물질과 반응시키면 산화환원반응이 일어나게 되며, 이것을 광촉매 

반응이라 일컫는다(Serpone and Pelizzetti, 1989), (Bahnemann 등, 1991).  산화티타

늄의 밴드갭은 약 3eV로써 파장으로는 약 400nm이 되며, 이에 따라 400nm 이하 영

역의 자외선을 쪼이면 반응이 진행된다.

  산화티타늄의 특징은 여기 전자가 갖는 환원력보다도 정공이 갖고 있는 매우 강력

한 산화력에 있다.  정공의 위치에너지를 전위로 표시하면 수소기준전위로 약 +3V이

다.  물의 산화전위가 약 1.2V인 점을 감안하면 매우 높은 산화력을 갖고 있음을 알 

수 있다.  또한 400nm의 광자(photon)가 가지고 있는 에너지는 30,000℃ 이상의 열에

너지와 상응한다.  즉 산화티타늄에 빛을 쪼이면 표면이 30,000℃ 이상의 열을 받고 

있는 것과 같은 상태라 볼 수 있다.  이 같은 고온에서 모든 물질은 바로 산화되어 

버린다. 유기화합물의 경우 이산화탄소와 물로 분해된다.  광촉매 반응은 이런 반응

을 상온에서 달성하는 것과 같다.  따라서, 산화티타늄을 이용한 광촉매 반응은 산화

티타늄이 광여기되었을 때, 강력한 산화력을 갖는 OH 라디칼이 되거나 혹은 물과 산

소로 된다고 생각되어지고 있다(Serpone and Pelizzetti, 1989), (Sclafani and 

Palmisano, 1990).

  기존의 연구결과를 토대로 보편적으로 제시되고 있는 광촉매 표면에서의 반응은 

크게 광자의 흡수에 의한 전자-정공 쌍의 생성 반응(여기, excitation), 전자 수용체와 

전자 공여체 및 유기물의 흡착반응, 흡착된 분자에 의한 전자와 정공의 trapping, 전

자-정공 쌍의 재결합 및 광생성된 OH 라디칼에 의한 유기물의 산화반응으로 구분할 

수 있으며, 이러한 반응과정은 아래와 같다(정, 1996), (Ibusuki 등, 2000).
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  1) 여기(Excitation)

TiO 2 
hν
→
 TiO 2 (e

-
cb+h

+)
vb
                               (1)

e- cb → e
-
tr
                                                  (2)

hvb+ → h+tr                                                (3)

  2) 흡착(Adsorption)

O
2-
L  + Ti

Ⅳ + 
H 2O ⇄ OLH

- 
+Ti

Ⅳ
-OH

-              (4)

Ti
Ⅳ
 + H 2O ⇄ Ti

Ⅳ
-H 2O                                (5)

(site) R 1 ⇄ R 1,ads                                         (6)

 OH․+ TiⅣ ⇄TiⅣ∫OH․                               (7)

  

  3) Trapping

Ti
Ⅳ
-OH․+h

+
 ⇄ Ti

Ⅳ
∫OH․                         (8)

Ti
Ⅳ
-H 2O+h

+
 ⇄ Ti

Ⅳ
∫OH․+H

+                      (9)

R 1,ads + h
+
 ⇄ R

+
1,ads
                                    (10)

Ti
Ⅳ
 + e

-
cb ⇄ Ti

Ⅲ                                       (11)

TiⅢ + O 2 ⇄ Ti
Ⅳ-O-2 ․                               (12)

 

  4) 재결합(Recombination)

 e-cb+h
+ → heat                                           (13)

  5) Hydroxyl attack
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  Case Ⅰ  Ti
Ⅳ
∫OH․+R 1,ads → Ti

Ⅳ
+R 2,ads             (14)

  Case Ⅱ   OH․+ R 1,ads → R 2,ads                        (15)

  Case Ⅲ   TiⅣ∫OH․+R 1 → Ti
Ⅳ+R 2                  (16)

  Case Ⅳ    OH․+ R 1 → R 2                             (17)

  6) Reaction of other radicals

e
-
+Ti

Ⅳ
-O

-
2 ․+2(H

+
) ⇄ Ti

Ⅳ
(H 2O 2)                   (18)

Ti
Ⅳ
-O

-
2 ․+(H

+) 
⇄ Ti

Ⅳ
(HO 2․)                        (19)

H 2O 2+OH․ ⇄ (HO
-
2․)+(H 2O)                         (20)

H 2O 2 
hν
→
 2OH․                                           (21)

H 2O 2+O 2․ → OH․+H 2O+O 2                           (22)

H 2O 2+Ti
Ⅲ
 → OH․+OH

-
+Ti

Ⅳ                        (23)

  여기에서 앞서 밝힌 바와 같이 광촉매 산화반응에서 주된 산화제로 작용하는 것은 

OH 라디칼이며, 이는 다음과 같은 사실에 의해 입증된 바 있다. 

1) ESR(electron spin resonance) 분석에 의해 광조사된 TiO2 표면에서 OH 라디칼 

발견(Ceresa 등, 1989), (Shima등, 1985).

2) 수중의 TiO2는 급격히 수화되며, 표면의 수산화기는 산화되어 OH 라디칼을 생

성(Munuera 등, 1979).

3) 광촉매 산화반응에 의해 수산화된 부산물이 생성되며, 이는 OH 라디칼을 수반

하는 다른 반응에서의 부산물과 유사함(Ollis 등, 1984), (Pelizzetti 등, 1987).

4) 수분이 없고 포기되는 유기용매 반응액 내에서는 수산화된 부산물이 발생하지 

않음(Pelizzetti 등, 1984), (Fugihira 등, 1981).
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  TiO2 상에서 OH 라디칼은 표면에 화학 흡착된 수산화기 및 물분자가 광생성된 정

공에 전자를 채우고 산화됨으로써 생성된다.  정공과 수산화기가 1:1로 반응한다고 

가정하면 다음과 같은 3 가지의 반응을 예상할 수 있다.  첫째, 표면에 포획된 정공

은 높은 양전하를 가지므로 반응성은 매우 크다.  따라서 OH
-
와 같이 쉽게 산화되는 

흡착종으로부터 하나의 전자를 받아들여 흡착제를 산화시키게 된다.  둘째, 생성된 

OH 라디칼은 상대적으로 약한 C-H 결합으로부터 수소를 받아들여 물을 생성한다.  

셋째, 표면격자 상의 OH 라디칼은 다중결합과 반응하여 첨가 또는 치환반응을 일으

킨다(정, 1996). 

  OH-와 H2O가 산화되기 위해서는 식 (8) 및 식 (9) 반응의 산화전위가 반도체의 가

전자대보다 높은 곳에 위치해야 한다.  반도체의 band 전위는 pH의 함수이며 식(8)

과 식(9)의 산화전위는 전 pH 영역에 걸쳐 eV 보다 위에 놓여 있다.  Fig. 2에 OH 

라디칼을 포함하는 광촉매 표면에서의 일련의 반응 체계를 도시하였다.  
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Fig. 2. Photocatalytic reaction mechanism on TiO2.
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  OH 라디칼에 의한 유기물의 산화반응은 다음과 같은 네 가지 경로에 의해 일어난

다.  

1) 표면 흡착된 유기물과 흡착된 OH 라디칼간의 반응. 식 (14)

2) 수용액 상으로 확산된 OH 라디칼과 흡착된 유기물간의 반응. 식 (15)

3) 표면 흡착된 OH 라디칼과 수용액으로부터 표면의 충돌하는 유기물간의 반응. 

식 (16)

4) 유기물과 OH 라디칼이 모두 수용액 상으로 확산되어 반응. 식 (17)

  이 밖에도 OH 라디칼은 수용액에 H2O2가 존재할 경우 자외선 에너지에 의한 H2O2

의 해리(식 (21)) 및 H2O2와 광생성된 분자종의 반응(식 (22), 식 (23))에 의해 생성될 

수 있으며, 결국 유기물과 OH 라디칼의 반응은 자유라디칼 반응과 유사한 일련의 반

응을 걸쳐 CO2로의 완전산화에 이르게 된다(정, 1996), (Ibusuki 등, 2000).

  2.2 광촉매 산화환원 반응에 의한 LAS의 분해

  광촉매 산화환원반응 시스템을 이용하여 계면활성제를 분해할 때의 분해메카니즘

을 연구한 결과에서, Halmann(1995)에 의하면 음이온성 계면활성제인 Dodecyl 

benzene sulfonate의 반응은 크게 2단계로 일어난다고 보고하였다.  첫 단계로서 방

향족 고리의 분해가 이뤄지고 난 뒤에 지방족 사슬의 분해가 일어나는 두 번째 단계

가 진행된다.  또한, 그는 방향족 고리의 산화 메카니즘이 hydroxyl radical 들의 활

동에 의한 산화뿐만 아니라  semiconductor 표면에 흡착된 계면활성제 분자체와 표

면내 정공들의 직접적인 활동에 의해서도 야기된다고 보고하였다. 

  日高 久未 등(1994)은 계면활성제의 광촉매 산화환원반응에 의한 분해 단계를 크게 

3단계로 분류하였다.  제 1단계에서는 소수기 또는 친수기 부분의 부분적인 절단이 

일어나며, 제 2단계로서 벤젠고리의 개환이 일어난 뒤에 마지막 단계로서 최종적으로 

탄화수소 부분은 CO2로, hetero 분자는 NH4
+, NO3

-, PO4
3-, SO4

2- 등의 이온으로 무기

화된다.  광분해 속도의 관점에서 보면 1) TiO2 입자표면으로의 계면활성제 흡착, 2) 

자외선 조사에 의한 TiO2 중의 정공과 전하로의 전하분리 및 OH, OOH 라디칼의 생
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성과 이들 활성산소종의 계면활성제로의 공격, 3) 벤젠고리의 개환과 과산화물의 생

성 및 알데히드 및 카르복실산을 지나 최종적으로 CO2로 무기화 되는 것으로 사료된

다. 

  Fig. 3은 TiO2 광촉매를 이용한 Dodecylbenzene sulfonate의 분해시 보편적으로 제

시되고 있는 분해 메카니즘을 나타내었다(Hidaka, 1992).  
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O
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[Perox ide]
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Fig. 3. A possible mechanism of DBS photodegradation catalyzed by TiO2 

semiconductor.

  3.  광촉매의 종류
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  반도체 전위는 Fig. 4의 물 분해 반응의 예에서와 같이 4가지 형태로 나누어질 수 

있다(최, 1997), (이, 1998). 

  Table 2. Type of semiconductor electrode

Type Character

OR type
Both oxidation and reduction power are strong. 

( SrTiO3, TiO2, CdS, etc. )

R type Only reduction power is strong.( CdSe, Si, etc. ) 

O type
Only oxidation power is strong.

( WO3, Fe2O3, MoS2, Bi2O3, etc. )

X type Both oxidation and reduction power are weak.
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Fig. 4. Energy-level diagram indicating energy positions of the conduction and 

valence bands for various semiconductors in aqueous solutions at pH=0. 
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  4.  광촉매 반응기의 유형

  광촉매 반응기를 이용해 여러 가지 난분해성 오염물질들의 분해 및 제거에 관한 

연구결과는 1970년대 후반부터 계속 발표되어 왔으나 그러한 연구 결과를 실제로 산

업체의 폐수처리공정에 응용할 수 있는 방법에 대한 구체적인 논의는 최근에 시작되

었다.  이러한 응용 시스템은 크게 촉매를 고정화시킨 고정상 반응기와 촉매를 반응

물과 함께 슬러리 상태로 만들어 반응시키는 현탁식 반응기의 두 종류로 나눌 수 있

으며 이들 공정의 문제점과 장점 등은 아래와 같다(최, 1997).

  4.1 고정상 반응기

  TiO2를 고정상 담체에 부착시켜서 반응시키는 것으로 현탁식 반응기에 비해 효율

은 떨어지지만 촉매 회수의 문제점을 해결할 수 있다.  이 방법은 1980년대 후반부터 

미국과 호주를 중심으로 이에 대한 연구가 활발히 진행되었다.  

  처음에는 TiO2 분말을 물에 현탁 분산시켜 유리등에 코팅하는 방법이 주로 연구되

었으나, TiO2 분말의 약한 부착력으로 인한 탈착과 반응기 크기 등에 문제가 있어 실

용화되지 못하였다.  그 후 Anderson(1991)에 의하여 TiO2 sol의 제조법과 이를 유리

에 코팅하는 방법이 개발되어 기술의 실용화가 진척되었다.  현재 유리에 코팅시킨 

TiO2 광촉매에 의한 유기물의 광분해 반응속도를 향상시키기 위한 연구가 이루어지

고 있으며, 유리 이외에 유리섬유나 강철 등 여러 가지 담체에 코팅한 반응기에 대한 

연구도 이뤄지고 있다.  

  4.2 현탁식 반응기

  1970년 이후 수용액에 분산된 TiO2 입자가 유기화합물의 광산화반응을 위한 촉매

로 작용한다는 사실이 입증되었다.  현재까지 대부분의 연구결과는 TiO2 분말을 분산

상태로 만든 수용액에 UV를 조사하여 반응을 시키는 분산 시스템이 주류를 이루었

으며 여러 가지 유기화합물이 분해되었음이 보고되었다.  그러나 반응 후 수용액에 
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잔존하는 TiO2를 분리, 회수하여 이를 재사용 하는데 있어서의 어려움 및 광촉매의 

손실로 인하여 실용화가 어려웠다.  그러나 고정상 반응기에서 발생하는 TiO2 입자의 

탈착 손실과 촉매의 피독 및 촉매 이용률의 저하로 인한 효율의 감소를 해결할 수 

있다는 점에서 연구가 계속 되어오고 있다.

  Fig. 5를 보면 고정상 반응기(a)는 촉매입자(A) 및 오염물(B)이 고정되어 있으나 

현탁식 반응기(b)는 촉매입자(A) 및 오염물(B)가 회전운동을 하여 높은 촉매 이용률

을 가지게 됨을 알 수 있으며 이로 인하여 효율이 향상된다.
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Fig. 5. Schematic diagram of photocatalyst system.

 

  5.  광분해에 미치는 영향인자

  5.1 오염물질 초기농도

  많은 organic compounds의 oxidation potential이 TiO2의 가전자대 위에 있으므로 

정공에 의한 유기물의 직접 산화가 가능하다.  그러나 대부분의 실험결과 유기물을 

분해하기 위해서는 OH 라디칼이 필요함이 밝혀졌다.  TiO2의 광촉매 반응에서 중요

한 단계는 보통 OH 라디칼이 형성되는 단계로 알려져 있다.  물에 분산된 TiO2에는 

H2O가 흡착되어 그대로 있거나 H
+와 OH-로 분리된다.  흡착된 H2O나 OH

-가 정공과 

반응하여 OH 라디칼을 형성한다. OH 라디칼이 흡착상태로 반응하는지 표면을 떠나
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서 free radical로서 반응하는지 잘 알려져 있지는 않지만 두 경우 모두 

Langmuir-Hinshelwood 메커니즘을 따르는 것으로 보고되고 있으며, 반응 속도식은 

다음과 같이 나타낼 수 있다(Matthews 등, 1986), (Pelizzetti, 1989), (정과 이, 1997), 

(박, 1998).

r = -
dC
dt
=

kr KC

(1+KCo)
                        (1)

                 [ kr : 반응속도 상수, K : 평형흡착 상수, Co : 초기농도]

  만일 초기농도인 Co가 낮은 경우에는 r  = kr KC로 나타낼 수 있다.  여기에서 

kr K= k라 놓으면 식(1)은 아래와 같이 나타낼 수 있다.

r = -
dC
dt
= kC                                   (2)

  식(2)에서 t=0 일 때 C=Co로 된다면 식(3)과 같고 이들 식들로부터 반응속도(r)은 

식(4)로 나타낼 수 있다.

 ln
C
Co
=-kt                                       (3)

r =
kr KC

(1+KCo)
                                    (4)

  위 식에서 반응물의 초기 농도인 Co가 감소할수록 반응속도는 증가함을 알 수 있

다.

  5.2 광촉매 농도
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  광촉매 농도와 반응속도와의 관계는 촉매의 농도가 증가하면 속도도 증가하는 추

세를 보이나, 일정농도에 도달하면 반응속도의 증가에 한계를 나타내는 것이 일반적

인 현상이다.  이는 반응의 참여가 빛의 촉매입자에의 충돌에서부터 시작되어 빛의 

세기 및 반응물의 농도와 기타 반응활성인자들이 반응속도에 정으로 작용하는 반면, 

촉매농도의 증가는 결국 빛의 산란과 흡수에 의해 그 효과가 저감되기 때문이다

(Ollis 등, 1991).

  5.3 UV 파장

  자외선의 광에너지는 극히 높지만 인공적인 광원으로서 얻어지는 자외선량은 대상

물질인 오염물질농도에 비해 상대적으로 적고, 단독으로 이용하려면 에너지 효과가 

떨어진다.  

  광에너지(E)는 식(5)로 표현된다. 

   E=
hc
λ
                                   (5)

  여기에서, h : 플랑크 상수(3.9883×10
-13
mol/kJ․s)

  c : 광속(2.9979×108m/s)

 λ: 파장(nm)

  식 (5)로부터 광에너지는 파장이 짧을수록 강한 것을 알 수 있다.  

  자외선의 파장 영역에 대해서는 국제조명위원회(CIE) 및 국제전기표준회의(IEC)에 

의해 규정되어 있으며, 이에 따르면 자외선의 파장 범위는 100∼400nm이다(山西 健

之등, 1996).  

  Fig. 6은 자외선을 포함한 스펙트럼을 도시한 것이다.  보는바와 같이 자외선은 파

장이 280 nm 이하인 경우 UVC, 315 nm 이상이면 UVA라하고 그 중간부분을 UVB

라 한다(현, 1996), (김, 1997).  대표적인 수은램프에서 방출되는 자외선은 365 nm, 

253 nm, 184.9 nm이고, 각각 파장의 에너지는 3.4 eV(327.7 mol/kJ), 4.9 eV(471.5 

mol/kJ), 6.7 eV(647 mol/kJ)이다(山西 健之등, 1996). 
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Fig. 6. UV Spectrum.

  광촉매로 사용되는 반도체는 띠간격 에너지 이상의 빛이 조사되는 경우 어느 정도

까지는 파장에 반비례하는 활성을 보이나, 그 이상에서의 활성은 파장에 무관하게 된

다.  중요한 것은 반응물 자체가 빛을 흡수하여 광화학적 반응을 일으켜서는 안 된다

는 것이다.  따라서 적절한 파장의 빛이 조사되어야 한다(山西 健之등, 1996), (김, 

1997).

  

  5.4 H2O2 농도

  과산화수소는 화학적 산화에 이용되는 산화제로서 물에 쉽게 용해되기 때문에 직

접 무기 또는 유기오염물 처리에 널리 이용된다.  그러나, 과산화수소에 의한 산화는 

이상적인 과산화수소의 농도에서 아주 낮은 속도로 반응하기 때문에 UV에 의한 과

산화수소의 광분해로부터 강산화제인 OH 라디칼을 발생시키는 광화학적 유도산화가 

많이 연구되어 실제 폐수처리에 적용되고 있다(손 등, 2000).  

  Ollis와 Pelizzetti (1991)는 H2O2 첨가에 따른 광촉매 산화율의 증가에 대한 여러 

해석들을 다음과 같이 요약했다.

  첫째, H2O2는 더 나은 전자수용체이다.  그러므로 정공이용 효율을 촉진시키기 때

문에 광촉매 산화율을 증가시킬 수 있다.
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  둘째, OH 라디칼은 광분해에 의해 H2O2로부터 직접적으로 생길 수 있다.  OH 라

디칼은 광촉매 산화의 진행에 필요하기 때문에 결국 이 반응은 광촉매 산화율을 

증가시킬 수 있다.

  셋째, H2O2는 광분해될 수 있다.  그것은 물로 환원되거나 O2로 산화될 수 있다.  

H2O2 첨가는 O2가 electron scavenger로 작용될 수 있기 때문에 O2를 공급함으로

써 광촉매율을 증가시킨다.  또한 산소와 전자의 반응은 광촉매 효율을 저해하는 

전자와-정공 재결합을 최소화시킨다.

  수중에서 과산화수소는 350nm 이하의 UV 에너지에 의해 분해되어 OH 라디칼을 

생성하거나, TiO2 표면에서 conduction band로 전이된 전자와 반응하여 OH 라디칼

을 생성하기도 하고, 이미 생성되어 있는 superoxide 라디칼과 반응하여 OH 라디칼

을 생성하기도 한다. 

H 2O 2+hν→2OH․                     (6)          

H 2O 2+e
-
→OH․+OH

-                (7)

H 2O 2+O
-
2․→OH․+OH

-+O 2        (8)

H 2O 2+OH․→OH 2․+H 2O             (9)

  따라서 광촉매 산화환원반응에서 산화제로서 과산화수소를 이용하는 경우 보다 높

은 반응 효율을 얻을 수 있는 것으로 알려져 있다.  하지만 일정량 이상의 과산화수

소는 오히려 OH 라디칼에 대한 scavenger로 작용하게 되므로 적절한 과산화수소의 

투입농도를 결정하는 것이 중요하다(김 등, 2001). 

  5.5 pH

  광촉매의 광분해에서 사용되는 TiO2 광촉매는 수용액의 pH에 따라 촉매의 표면이 

많은 영향을 받는다.  일반적으로 TiO2는 수용액의 pH가 5.6∼6.6 사이에 있을 때 전

기적인 극성을 띠지 않는 ZPC(Zero point charge)가 관찰된다.  따라서, 이를 기준으
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로 용액의 pH가 낮은 산성 영역이 되면 촉매 표면에 H
+
 이온이 흡착되어 염기성 영

역이 되면 OH- 이온이 표면에 흡착되어 음극의 성질을 띠게 된다. 

Ti
Ⅳ
-OH+H

+
→Ti

Ⅳ-
OH

+
2
        : Acidic condition        (10)

Ti
Ⅳ
-OH+OH

-
→Ti

Ⅳ
-O

-
+H 2O     : Alkaline condition  (11)

  이처럼 용액의 pH는 수용액 내에 분산되어 있는 TiO2 광촉매의 표면에서 일어나

는 반응의 방향뿐만 아니라 흡착 및 탈착 성질을 변하게 만들어 유기물의 산화반응

에 필요한 OH 라디칼의 생성 속도에 영향을 주게 되므로 결론적으로 전체 반응속도

에 영향을 미치게 된다(김 등, 2001).
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Ⅲ. 재료 및 방법

1.실험재료

  

  제거 대상 물질은 LAS(Sigma社, Linear C18H29SO3Na)를 사용하였고, 광촉매인 

TiO2 분말은 anatase형(Degussa P-25)으로서 이 입자의 평균직경은 3.3㎛, BET 표

면적은 47㎡이다.  기타의 시약은 특급으로 정제 없이 사용하였다.

  UV 램프는 수은 램프(CONSORT社)로서 15W 254nm(Model : E29104), 

312nm(Model : E29100), 365nm(Model : E29105)를 사용하였다.

  2.  실험장치 및 방법

  1) 실험장치

  본 연구에 사용한 광촉매 반응장치를 Fig. 7에 나타내었다.  광촉매 반응기는 용량 

3L의 원형 Pyrex 재질의 회분식 반응기이며, 광원이 외부로 방출되는 것을 차단하고 

반응기 전 영역에 자외선이 균일하게 조사되도록 반응기 외벽을 거울로 둘러싸고, 자

외선 램프에 의한 과열을 방지하고자 반응기 외부에 Water-jacket을 설치해 일정한 

온도(24±2℃)를 유지하였다.

  실험은 회분식으로 수행하며 반응액 용량은 3ℓ로 하고, UV Lamp의 오염을 차단

하면서 동시에 원하는 자외선 파장을 적절히 투과시키고자 석영관 및 Pyrex관에 

Lamp를 넣어 반응기 중앙부에 장착하였다.  또한 전압을 일정하게 유지시키기 위해 

정압기(AVR, model DCR-1000)를 이용하였다.  원수의 pH는 7.2정도이며 DO 포화

율은 56∼62%였다.  그리고 광촉매의 혼합이 균일한지를 알아보기 위해 TiO2 2 g/L
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를 반응기에서 충분히 혼합한 후 상층, 중층, 저층부에서 100ml씩 3회 채수후 초순수

를 넣어 총량은 1L로 한 다음 부유물질(SS) 농도를 측정한 결과 각각 1.93, 1.94, 

1.99 g/L로서 거의 균일하게 혼합됨을 알 수 있었다. 

������������������������������������
������������������������������������
������������������������������������
������������������������������������
������������������������������������
������������������������������������
������������������������������������
������������������������������������
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UV Lamp

AVR

Stirrer

Cooling water

mirror

Quartz  glass tube

Fig. 7. Schematic diagram of UV/TiO2 system.

  2) 실험방법

  시료의 원수는 초순수를 이용하며 3L 용량의 회분식 반응기에서 실험을 실시하였

다. pH는 0.1N NaOH와 0.1N H2SO4로 조절하였으며, 총 반응시간은 150분까지로서 

분석 시료는 일정시간 간격으로 반응기의 상층부(6cm)에서 매회 40mL씩 채취해 

LAS의 초기농도와 광촉매 농도, 파장, pH, H2O2등의 조건변화를 주면서 제거효율의 

변화를 확인하였다.  pH는 pH meter(model Orion 290A)를 이용해 측정하고, DO는 

DO meter(CONSORT C534)로, 그리고 음이온 계면활성성분의 분석은 수질오염공정

시험방법의 메틸렌블루법을 이용하여 650 nm 파장영역에서 분광광도계(UV/Vis 

Spectrophotometer)로 분석하였다. 

  본 실험의 조건은 Table. 3에 나타내었다.
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  Table 3. Experimental conditions

Items conditions

Main condition

      LAS concentration

      TiO2 concentration

      UV Lamp wave

      Initial pH

50 mg/L

2 g/L

254 nm

7

Comparative condition

      LAS concentration 100 mg/L, 150 mg/L

      TiO2 concentration 0.5 g/L, 1 g/L, 3 g/L

      UV Lamp wave 312 nm, 365 nm

      H2O2 concentration 100 mg/L, 200 mg/L, 300 mg/L

      Initial pH 4, 10
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Ⅳ. 결과 및 고찰

  본 연구에서는 음이온계 계면활성성분을 나타내는 대표적인 물질 중 하나인 LAS

를 TiO2 광촉매 반응을 이용해 제거할 때 제거효율에 영향을 줄 수 있는 요인들로서 

LAS의 초기 농도, 광촉매 농도, UV 파장, 초기 pH, H2O2 등의 단독 공정과 상기 조

건들을 조합한 공정에서의 제거효율을 검토하였다.  

 

1.  LAS 초기농도의 변화에 따른 제거효율의 변화

  TiO2 광촉매 반응을 이용해 LAS를 제거할 때,  LAS 초기 농도의 변화가 LAS의 

제거효율에 미치는 영향을 조사하기 위해서 TiO2의 농도 및 UV 파장, pH를 각각 2 

g/L와 254 nm, 그리고 pH 7로 고정한 뒤, LAS의 초기 농도를 50, 100, 그리고 150 

mg/L로 달리 주입하여 반응시간에 따른 LAS의 제거효율을 Fig. 8에 나타내었다.  

  그림에서 보듯이 LAS의 초기농도가 낮을수록 동일한 조건에서 반응 시간동안 광

촉매 산화환원반응에 의한 LAS의 제거효율이 우수하였다.  LAS의 초기 농도가 증

가함에 따라 제거효율이 감소하는 것은 반응 물질인 LAS의 농도가 높을수록 반응에 

필요한 OH 라디칼이 상대적으로 부족해지며, 이와 동시에 LAS의 분해 반응에 의한 

중간 생성물이 촉매 표면에 흡착되어 LAS의 흡착을 방해하기 때문으로 사료되며(김 

등, 2001), 이로부터 광촉매 산화환원반응에 의한 LAS의 제거 속도가 LAS의 초기 

농도에 의해 영향을 받고 있다는 사실을 확인할 수 있었다(류, 1998). 

  동일한 조건에서 50 mg/L의 LAS가 완전 제거되는 반응시간의 종료점은 110분이

었으며, 초기농도가 100과 150 mg/L인 경우에는 반응시간 150분 동안 각각 82%, 

74%의 제거효율을 보여 LAS를 모두 분해하기 위해서는 추가의 반응 시간이 필요함

을 알 수 있었다.
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Fig. 8. Effect of initial LAS concentration on the photocatalytic degradation.

          (UV wavelength: 254nm, pH 7, TiO2 concentration: 2 g/L)

  2.  TiO2 광촉매 농도의 변화에 따른 제거효율의 변화

  TiO2 광촉매 반응에 있어서 광촉매 농도가 반응에 미치는 영향에 대해 알아보기 

위해 LAS의 농도 및 UV 파장, pH를 각각 50 mg/L와 254 nm, 그리고 pH 7로 고정

하여 TiO2의 초기 농도를 0.5, 1, 2, 그리고 3 g/L로 달리 주입하여 반응시간에 따른 

LAS의 제거효율을 Fig. 9에 나타내었다.  각각의 경우에 LAS의 제거효율을 살펴보

면, 광촉매 농도가 2, 3 g/L일 때 반응시간 110분만에 완전히 제거되었으며, 1 g/L일 

때는 반응시간 150분만에 완전히 제거되었다.  그리고 광촉매 농도가 0.5 g/L일 경우, 

반응시간 30분까지는 1 g/L와 비슷한 제거 효율을 나타냈으나 시간이 경과함에 따라 

제거효율이 감소하는 경향을 보였으며, 반응시간 150분동안 LAS의 제거효율은 85%

를 나타냈다.  결국 광촉매 농도가 0.5, 1 g/L에 비해 2, 3 g/L일 때가 제거효율이 우

수함을 알 수 있었다.  그러나 2 g/L와 3 g/L일 때의 제거효율은 차이가 거의 없어, 

결국 광촉매 농도의 증가에 따라 반응속도는 증가하지만 그 이상의 촉매 농도 증가

에 의해서는 더 이상 제거효율이 증가하지 않았음을 확인 가능하였다.  즉, 분말 
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TiO2의 첨가량이 많아질수록 오염물질과의 접촉면적이 증가하게 되고 수중으로 조사

되는 광에너지를 완전히 흡수하기 때문에 산화력은 증가되지만, TiO2의 농도가 어느 

한계  이상에서는 백탁현상을 유발해 수중으로 투과되는 광에너지를 차단하는 결과

를 초래하므로 결국 광촉매 표면에서의 광촉매 반응을 방해하게되어 더 이상 효율이 

증가하지 않는다고 보고한 강 등(1995), 손 등(2000)의 보고와도 일치한 결과였다.
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Fig. 9. Effect of TiO2 photocatalyst concentration on the photocatalytic 

             degradation of LAS.

             (Co : 50 mg/L, UV wavelength: 254nm, pH 7)

  3.  UV 파장 변화에 따른 제거효율의 변화

  각종 화학반응에 있어서 UV의 영향은 매우 크다고 볼 수 있다.  그 이유는 반응에 

필요한 활성화 에너지를 UV의 조사에 의해서 쉽게 얻을 수 있기 때문이다.  특히 반

응에 관여하는 전자를 기저상태에서 여기상태로 끌어올리는 데에 UV의 조사는 열과 

함께 중요한 역할을 한다(Ibusuki 등, 2000).

  UV 파장이 광촉매 반응에 미치는 영향을 살펴보기 위해 LAS 초기 농도는 50 
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mg/L, pH는 7로 고정시켜 단독의 UV 시스템과, TiO2 광촉매를 2 g/L로 주입하여 

UV/TiO2 시스템으로 연계한 공정에서의 반응시간에 따른 LAS의 제거효율을 살펴보

았는데, UV 파장 변화가 LAS의 제거효율에 미치는 영향을 보기 위해 선택한 UV 

파장은 각각 254 nm, 312 nm, 365 nm였다(Fig. 10).   

 그림에서도 알 수 있듯이 LAS의 제거에 UV 조사는 영향을 주고 있음을 확인할 수 

있었으며, 파장이 짧을수록 제거효율이 우수함을 알 수 있었다.  특히 365 nm에 비

해 254 nm와 312 nm에서의 LAS 제거효율은 유사한 결과를 나타냈는데, 이로써 254 

nm 대신에 312 nm 파장을 이용해 반응기 제조에 이용함으로써 비용절감을 기대할 

수 있을 것으로 사료된다.  

  실험결과에서 단독의 UV 시스템에서의 반응시간 150분 동안의 LAS 제거효율은 

파장이 254 nm, 312 nm, 365 nm에서 각각 27%, 23%와 10%를 나타냈다.  또한 

UV/TiO2의 연계공정에서의 LAS 제거효율을 살펴보면, 파장이 365 nm일 때는 반응

시간 150분 동안 77%의 제거효율을 보였으며 254 nm와 312 nm에서 LAS가 완전히 

제거되기까지 각각 반응종료시간이 110분과 120분이 소요되었다. 
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Fig. 10. Effect of UV wavelength on the photocatalytic degradation of LAS.

           (Co : 50 mg/L, pH 7, TiO2 concentration : 2 g/L)
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  4.  H2O2 농도 변화에 따른 제거효율의 변화

  H2O2의 첨가가 광촉매 반응에 미치는 영향을 조사하기 위해 LAS의 초기농도와 

TiO2 광촉매 농도, 그리고 파장과 pH를 각각 50 mg/L, 2g/L, 254nm 및 pH 7로 하

여 실험을 수행하였으며, 이에 대한 연구 결과를 Fig. 11에 나타내었다.  

  일반적으로 TiO2 광촉매를 이용한 오염물질의 분해 반응에서는 광생성된 전자와 

정공의 재결합 방지 및 보다 많은 양의 OH 라디칼 생성으로 높은 오염물질 분해율

을 얻기 위해 H2O2와 같은 별도의 전자수용체를 첨가하게 되면 반응속도나 제거효율

이 크게 증가되는 것으로 보고하고 있다(손 등, 2000).  Tanaka 등(1992)의 보고에 

의하면, 광촉매 산환환원 시스템을 이용한 실험을 수행할 때, 과산화수소를 첨가함으

로써 반응물질의 제거속도가 6∼8배 빨라졌다고 보고하였다.  그러나 물질에 따라서

는 과량의 과산화수소가 주입될 경우 OH 라디칼을 제거하는 scavenger로 작용하여 

제거효율을 감소시키는 작용을 한다는 보고도 있었다(강 등, 1995), (손 등, 2000).

  본 실험의 연구결과를 보면, Fig. 11에서 보이듯이 H2O2를 첨가하지 않은 경우에 

비해 H2O2를 첨가한 경우가 제거속도는 향상하여 Tanaka 등(1992)의 연구결과와도 

일치했다.  즉, 과산화수소를 첨가한 경우가 제거속도가 향상된 이유는 과산화수소를 

첨가하게 되면 TiO2에 생성되는 전자와 과산화수소가 반응하여 수산화기(OH 라디칼, 

hydroxyl radical)가 만들어지고, 이 수산화기들에 의한 LAS의 분해가 촉진되기 때문

인 것으로 생각되어진다(김, 1998)(김 등, 2001).  

  H2O2의 농도를 100, 200, 300 mg/L으로 달리 주입하였을 때의 제거효율을 비교해

보면 H2O2의 농도가 높아지면 제거속도가 증가하는 경향을 보이지만 사실상 그 차이

는 거의 없었다.  여기에서 H2O2를 첨가한 경우와 첨가하지 않은 경우에 LAS가 완

전히 제거되기까지 소요되는 시간은 각각 100분과, 110분이었다. 
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Fig. 11. Effect of H2O2 on the photocatalytic degradation of LAS.

        (Co : 50 mg/L, UV wavelength: 254nm, pH 7, TiO2 concentration : 2 g/L)

  5.  초기 pH 변화에 따른 제거효율의 변화

  본 실험에서는 초기 pH에 따른 LAS의 제거효율을 보기 위해 pH를 4, 7, 10으로 

변화시켜 가며 실험하였으며 그 결과를 Fig. 12에 나타내었다. 

  김 등(2001)도 TiO2 광촉매가 용액의 pH에 따라 촉매의 표면이 많은 영향을 받는

다고 보고하였으며, TiO2의 수용액의 pH가 5.6∼6.6 사이에 있을 때 전기적인 극성을 

보이지 않는 ZPC가 존재하며, 이를 기준으로 용액의 pH가 낮은 산성 영역이 되면 

촉매 표면에 H
+
 이온이 흡착되어 양전하로, 반대의 경우인 염기성 영역에서는 OH

-
 

이온이 표면에 흡착되어 음극의 성질을 갖는다고 보고하였다.         한편 

Hoffmann 등(1993)은 초기 pH에 따라 분해물질의 제거속도에 영향이 있다고 보고하

였는데, 일반적으로 pH의 영향을 많이 받게 되는 경우, pH가 높아질수록 양자효율이 

높아져 반응속도가 증가한다고 하였지만, 초기 pH 변화에 따라서 TiO2 표면 변화가 

산성에서는 TiOH2
+로 염기성에서는 TiO-로 이루어지므로 유기물의 해리특성상 반응

물질이 음전하를 띌 때는 산성 pH에서, 양전하를 띌 때는 염기성 pH에서 반응속도가 
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증가한다고 보고하였다.  즉, 높은 pH에서는 TiO2 광촉매 표면이 음의 성질을 띠게 

되어 수용액 중에 오염물질이 음이온으로 해리되어 있을 경우 광촉매와 오염물질간

에 척력이 작용하게 되고, 이에 따라 촉매 표면의 활성점에 오염물질의 흡착이 어려

워지게 되어 반응 속도가 감소하게 된다(김 등, 2001).  

  이러한 사실은 본 실험의 결과를 통해서도 보여졌는데, 그림에서 알 수 있듯이 반

응 초기 pH가 4, 7, 10일 때, pH가 염기성 영역으로 가게되면 반응속도가 현저히 낮

아짐을 확인할 수 있었다.  반대로 산성영역인 pH 4에서는 pH 7의 제거효율은 비슷

한 양상을 보였으나 pH 10에 비해 제거효율이 우수하였다.  즉, 수용액의 pH가 TiO2

의 ZPC인 5.6∼6.6 이하로 바뀌게 되면 알칼리성일 때보다 OH- 이온이 감소하게 되

어 생성되는 OH 라디칼은 줄어들지만, 촉매 표면에 H
+
 이온이 흡착되어 양의 성질

을 띠므로, 수용액 중에서 음이온 계면활성제인 LAS가 전기적인 인력에 의하여 쉽게 

흡착해 제거효율이 증가하는 것으로 사료되며, 이는 박(1998)의 결과와도 일치했다. 

  동일한 조건에서 pH가 4, 7인 경우 반응종료 시간은 각각 100과 110분이 소요되었

으며, pH 10인 경우에는 반응시간 150분 동안의 LAS 제거효율은 47%로 나타났다.
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Fig. 12. Effect of initial pH on the photocatalytic degradation of LAS.            

(Co : 50 mg/L, UV wavelength: 254nm, TiO2 concentration : 2 g/L)
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Ⅴ. 결론

 

  음이온계면활성제인 LAS를 TiO2 광촉매 반응을 이용해 제거할 때 제거효율에 영

향을 줄 수 있는 요인들로서 LAS의 초기 농도, 광촉매 농도, UV 파장, 초기 pH, 

H2O2의 첨가에 따른 제거효율을 검토하여 다음과 같은 결론을 얻었다. 

1. LAS의 초기농도가 감소하게 되면 제거효율이 증가하는 것을 알 수 있었으며, 

동일한 조건에서 LAS의 초기농도가 50 mg/L, 100 mg/L, 그리고 150 mg/L 일 때 

50 mg/L은 반응시간 110분만에 완전히 제거되었으며, 100 mg/L 및 150 mg/L는 반

응시간 150분 동안 각각 82%, 74%의 제거효율을 보였다.

 2. TiO2 광촉매 농도를 0.5, 1, 2 그리고 3 g/L로 증가시켜 LAS의 제거에 미치는 영

향을 실험한 결과 광촉매 농도가 증가할수록 제거효율은 우수하였으나, 2 g/L와 3 

g/L에서의 제거효율은 유사하였다.  광촉매 농도가 0.5 g/L일 때 반응시간 150분 동

안 85%가 제거되었고, 1 g/L일 때는 LAS가 완전히 제거되기까지 150분이 소요되었

으며 2 및 3 g/L일때는 반응시간 110분만에 완전히 제거되었다.  

3. UV의 단독 조사와 UV/TiO2 조건에서의 LAS의 제거효율은 254 nm>312 nm>365 

nm의 순서로 나타났으며, 365 nm에 비해 제거효율이 우수한 254 nm와 312 nm에서

의 실험 결과는 유사하였다.

 4. H2O2를 첨가하지 않은 경우보다 첨가한 경우가 제거효율은 증가하였으며, 초기 

pH 변화에 따른 LAS의 제거효율의 변화는 산성과 중성영역이 제거효율이 우수하였

고, 상대적으로 염기성 영역에서는 제거효율이 높지 않았다.
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