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ABSTRACT

To properly manage and remediate groundwater contaminated with chlorinated hydrocarbons such as trichloroethylene

(TCE), it is necessary to assess natural attenuation processes of contaminants in the aquifer along with investigation of

contamination history and aquifer characterization. This study evaluated natural attenuation processes of TCE at an

industrial site in Korea by delineating hydrogeochemical characteristics along the flow path of contaminated groundwater,

by calculating reaction rate constants for TCE and its degradation products, and by using geochemical and reactive

transport modeling. The monitoring data showed that TCE tended to be transformed to cis-1,2-dichloroethene (cis-1,2-

DCE) and further to vinyl chloride (VC) via microbial reductive dechlorination, although the degree was not too

significant. According to our modeling results, the temporal and spatial distribution of the TCE plume suggested the

dominant role of biodegradation in attenuation processes. This study can provide a useful method for assessing natural

attenuation processes in the aquifer contaminated with chlorinated hydrocarbons and can be applied to other sites with

similar hydrological, microbiological, and geochemical settings.
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1. 서 론

트리클로로에틸렌(trichloroethylene; TCE)을 포함한 염

소계 유기화합물은 가장 대표적인 지하수내 유기오염물로

서(Sterling et al., 2005; Damagaard et al., 2013; Wanner

et al., 2016), 국내에서도 산업단지를 중심으로 빈번하게

이로 인한 지하수 오염이 보고되고 있다(Baek and Lee,

2011; Yang and Lee, 2012; Lee et al., 2015). 염소계

유기화합물은 가수분해(hydrolysis) 등의 자연상태의 비생

물학적 반응으로는 분해가 거의 일어나지 않으며, 따라서

그 독성과 대수층에서의 지속성 때문에 적극적인 오염정

화법을 사용하여 처리하는 대상물질이 되고 있다(Jeen
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and Gillham, 2008; McGuire et al., 2016).

한편 자연상태에서 이들을 분해할 수 있는 미생물들이

있을 때에는 생분해될 수도 있는데 혐기성 환경에서 탈염

소화 작용에 의한 반응이 가장 중요한 것으로 알려져 있

다(US EPA, 1998). 탈염소화 작용이 일어날 때 TCE는

염소가 제거됨에 따라 TCE → 시스-1,2-디클로로에텐(cis-

1,2-dichloroethene; cis-1,2-DCE) → 비닐 클로라이드(vinyl

chloride; VC) → 에텐(ethene)/에탄(ethane)의 경로로 분

해된다. 또한 호기성 환경에서는 공대사(cometabolism)로

분해되기도 하나 주된 반응은 환원적 탈염소화(reductive

dechlorination)로 알려져 있다(Maym-Gatell et al., 1997;

Chu et al., 2004; Tiehm and Schmidt, 2011).

오염된 지하수를 관리·정화하기 위해서는 오염 지역

대수층의 특성, 오염원의 위치와 내력 등의 오염현황과 함

께 오염물질과 대수층과의 상호작용에 대한 이해가 선행

되어야 한다. 이 때 오염물질이 흡착 또는 생분해 등의

과정으로 자연저감이 일어나고 있는지, 자연저감의 속도

는 얼마인지 파악하는 것은 향후 오염물질의 거동을 예측

하고 적극적인 오염 정화를 수행하는데 예비적 자료를 제

공한다는 면에서 매우 중요하다. 하지만 국내에서 염소계

유기물질로 오염된 지역에서 대수층 물질과의 상호작용에

의한 자연저감 기작에 대한 평가는 매우 미비한 상황이다.

이는 국내 지하수 오염 관리 및 정화에 대한 인식이 부

족하기도 하지만 자연저감 과정에 대한 평가 도구가 정립

되어 있지 않기 때문이기도 하다.

TCE 등 염소계 유기화합물들이 분해될 때는 반응 정도

에 따라 다양한 중간산물과 최종산물로 분화하는데 각 각

의 유기물질들이 또한 각기 다른 속도에 따라 분해되므로

분해 단계별 오염물질별 반응속도를 평가하기 위해서는

이들 반응들을 동시에 해석할 수 있는 평가 도구가 필요

하다(Hwang et al. 2015). 또한 오염물질들이 분해 또는

흡착되면서 지하수의 유동과 함께 이동하므로 오염물의

화학적 반응들 뿐만 아니라 오염물질의 이동도 함께 고려

해야 한다(Mayer et al., 2001). 지하수에는 오염물질 뿐

만 아니라 지하수 주원소 등 다양한 성분들이 함께 존재

하므로 다성분 반응 이동 모델링이 요구되지만 아직까지

국내에서 이러한 관점에서 오염물질의 자연저감을 평가한

예는 거의 없는 것으로 파악되고 있다.

본 연구에서는 국내의 한 산업단지에서 염소계 유기화

합물로 오염된 지하수의 수리화학적 특성과 함께 생분해

등 자연저감의 반응 속도를 분석하고, 다성분 반응 이동

모델링을 통하여 오염물질의 지하수내 거동을 평가하고자

하였다. 오염원의 내력 등 오염 대수층의 특성 파악이 용

이하지 않은 국내 환경을 고려해 볼 때 본 연구에서 제

시하는 자연저감 평가 방법들은 현장에서의 오염 정화 등

관리의 기본 자료로서 활용될 수 있을 뿐만 아니라 다른

오염 지역에서도 오염 평가 등에 다양하게 적용될 수 있

을 것으로 생각된다.

2. 연구지역 및 연구방법

2.1. 연구지역 및 시료분석

연구지역은 충청남도의 한 산업단지 지역으로 주변의

농업지역으로 둘러싸여 있다. 연구지역의 크기는 대략

0.65 km2로 공공, 상업, 주거 건물들을 포함하고 있다. 대

수층은 풍화 파쇄된 쥬라기 흑운모 화강암을 기반으로 상

부에 충적층이 10-20 m 두께로 덮고 있다. 충적층은 미사

질 모래와 조립질 모래로 구성되어 있다. 지하수 관정들

(Fig. 1a)은 지표면으로부터 30-50 m 정도의 깊이에 설치

Fig. 1. (a) Location of monitoring wells and (b) TCE plume (in

mg L−1) in the study site.
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되었으며, 지하수위는 갈수기에는 지표면으로부터 2.8-

10.1 m, 강수기에는 0.6-7.6 m로 형성되어 있다. 지하수의

흐름방향은 남동쪽에서 북서쪽이며 TCE 오염운(plume)은

지하수의 흐름방향을 따라 북서쪽으로 이동한다(Fig. 1b).

오염원으로 추정되는 곳은 과거에 전자제품의 세척목적

으로 염소계 용매를 사용했던 공장으로 Fig. 1a에서

ASDW-3지점과 가까운 곳이다. 연구지역에서 주된 오염

물로는 TCE, 1,1-디클로로에텐(1,1-dichloroethene; 1,1-

DCE), 1,1,1-트리클로로에테인(1,1,1-trichlorethane; 1,1,1-

TCA)이 확인되었으나, 본 연구에서는 이들 중 가장 농도

가 높고 분포도가 넓은 TCE에 대한 해석에 초점을 맞추

었다.

지하수 시료의 채취는 40개 관정을 대상으로 2013년 4

월과 8월에 두 차례 실시되었다. 수중펌프와 연동식 펌프

를 이용하여 채취된 지하수 시료들에 대해 현장에서 용존

산소(dissolved oxygen; DO), pH, 전기전도도(electrical

conductivity; EC), 온도, 산화-환원 전위(oxidation-reduction

potential; ORP)를 측정하였다. 측정된 산화-환원 전위

(ORP)값은 표준수소전극(standard hydrogen electrode;

SHE)의 값에 대해 보정한 후 Eh값으로 환산하였다. 휘발

성 유기화합물(volatile organic compounds; VOCs)들은

플로우 셀(flow-through cell)을 통해 채취하였으며, 퍼지

앤 트랩(purge and trap)과 연동된 기체크로마토그래피 질

량분석기(gas chromatography and mass spectrometry;

GC-MS)로 분석하였다. 양이온들은 0.45 µm 필터링 후 초고

순도 질산으로 전처리 후 유도결합플라즈마 원자방출분광기

(inductively coupled plasma-atomic emission spectroscopy;

ICP-AES)로 분석하였으며, 음이온들은 필터링 후 이온 크

로마토그래피(ion chromatography; IC)로 분석하였다. 연

구지역과 조사방법에 대한 보다 자세한 내용은 Kaown et

al.(2016)을 참조하기 바란다.

본 연구에서는 연구지역 대수층에서 오염물질의 자연저

감이 진행되고 있는지를 파악하기 위하여, 오염누출 위치

를 염소계 유기물질 농도가 가장 높게 나타나는 ASDW-

3지점으로 가정한 후, 지하수의 흐름 방향인 북서쪽을 따

라 위치한 관측정들을 중심으로 1차원적 배열에 따른 수

리지구화학 변화를 해석하였다. ASDW-3 지점으로부터 가

장 하류에서 오염이 확인된 AS-47 지점까지는 직선거리

로 527 m 이격되어 있다. 본 연구에서 오염물질 자연저감

평가는 심부 파쇄암반 대수층을 대상으로 하였으며, 각 오

염물질과 지하수 성분들의 농도는 2013년 4월과 8월에

조사된 자료의 평균값을 사용하였다.

2.2. 지구화학 모델링

지하수 주성분의 화학적 진화과정이 유기오염물의 거동

과 관련하여 영향을 미칠 수 있는 지 알아보기 위하여 지

구화학 모델링을 실시하였다. 구체적으로는 산화-환원의 정

도를 나타낼 수 있는 지하수 성분들의 종분화(speciation)와

오염물의 제거 또는 흡착에 관여할 수 있는 광물들의 존

재 가능성에 대해 검토하였다. 지구화학 모델링은 U.S.

Geological Survey(USGS)에서 개발된 PHREEQC(Parkhurst

and Appelo, 1999)를 이용하였다. 데이터베이스로는

Minteq.v.4 database를 사용하였으며, 지하수 양이온과 음

이온의 전하 균형(charge balance), 각 성분들의 종분화,

그리고 1차, 2차 광물들의 포화지수(saturation index; SI)

를 계산하였다. 계산된 양이온 음이온의 전하 균형값들은

모든 관정에서 ±8%안의 편차만을 나타내었다. 이는 모델

링을 위해 사용된 주원소들의 농도 데이터에 대한 신뢰도

가 상당히 높은 수준임을 나타낸다. 모델에서 산화환원 상

태를 대변하는 변수로서는 측정된 Eh값을 사용하였으며,

개별 산화-환원 쌍(redox couple; 예, O2/H2O, Fe
3+/Fe2+)

을 변수로서 사용하지는 않았다.

2.3. 자연저감 반응속도 분석

TCE와 중간 분해산물인 cis-1,2-DCE와 VC가 각각 얼

마만큼 빨리 분해되는지 알아보기 위하여 개별 오염물의

반응속도를 계산하였다. 계산은 다종 연쇄반응(multispecies

chain decay reaction)에서의 각 종의 반응속도를 계산할

수 있는 모델인 chain decay multispecies(CMM) 모델

(Sudicky et al., 2013)을 사용하였다.

오염물이 시간의 함수로 없어진다고 할 때, 개별 유기

오염물의 반응속도는 유사 1차 반응(pseudo-first order

kinetics)으로 표현된다.

(1)

이때 C는 오염물의 농도(mol L−1)를 나타내고, λobs는

유사 1차 반응 속도상수(pseudo-first-order rate constant,

day−1), 그리고 t는 체류시간(day)을 나타낸다.

CMM 모델을 이용한 측정값에 대한 곡선 맞춤(curve

fitting)은 아래의 식과 같이 잔차항의 합(residual sum of

squares; RSS)을 최소화하며 얻어졌다.

(2)

이때 Oi는 측정 농도값, Si는 모의 농도값을 나타낸다.

dC

dt
------- λ

obs
– C=

RSS O
i
S
i

–( )
2

i

n

∑=
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곡선 맞춤은 거리-농도 그래프에서 모든 관정에 대한 계

산과 중하류의 호기조건(AS-3, AS-30과 같이 양수에 의

해 지하수가 다른 경로로 빠르게 이동한 것으로 추정되는

지역)을 삭제한 후 나머지 관정에 대한 계산을 분리하여

실시하였다. 곡선 맞춤에 사용된 수리인자들은 Table 1에

나와 있으며, TCE → cis-1,2-DCE → VC 저감에 대한

현장 측정 농도와 모의농도 회기분석 결과(root mean

squared errors; RMSEs) 값은 Table 2에 나와 있다.

2.4. 반응 이동 모델링

유기오염물들이 지하수의 흐름 방향으로 이동하면서 대

수층내 물질로의 흡착 또는 미생물 생분해에 의해 자연저

감 되었을 때 현재의 농도 분포를 보일 수 있는지 정량

적으로 해석하기 위해서 반응 이동 모델링을 실시하였다.

모델링을 위해서는 다성분 반응 이동 수치 모델인

MIN3P를 이용하였다(Mayer et al., 2002, 2006; Jeen et

al., 2007, 2011).

반응 이동 모델링은 ASDW-3가 오염원이라는 가정 하

에 오염이 발생했을 시점으로부터 현재까지의 시간을 감

안하였다. 즉, 공장 설립이후 20년 동안 지속적으로 오염

이 발생했다는 것을 가정하고 이후의 유기오염물들의 반

응 및 이동 특성을 분석하였다. 이를 위해 지하수 주 흐

름 방향으로 ASDW-3으로부터 AS-47까지 527 m의 거리

를 대상으로 1차원 모의 수치 계산을 실시하였으며, 1)

자연저감 기작이 없는 경우, 2) 흡착만 일어났을 경우, 3)

생분해만 일어났을 경우, 4) 그리고 흡착과 생분해가 동시

에 일어났을 경우를 가정하여 각 각 모델링을 실시하였다.

1차원 모델링을 위하여 527 m의 모의 영역을 1 m 간격

으로 나누었다. 공극율은 현장 대수층의 특성을 감안하여

파쇄암반대수층을 대표하는 문헌값(0.1; Domenico and

Schwartz, 1990)을 사용하였으며, 수리전도도는 현장에서

실시한 순간수위변화시험 결과의 평균값(3.93 × 10−5m s−1)

을 사용하였다. 지하수 유동은 포화상태만을 고려하였으

며, 초기조건으로 0 m의 수두값을 전체모의 영역에 설정

하였다. 경계조건으로는 지하수 유입점에서 second type

(specified flux) 경계조건(3.93 × 10−7m s−1)을, 유출점에서

first type(specified head) 경계조건(0 m)을 각 각 설정하

였다. 이러한 경계조건은 조사지역의 평균 지하수 유속인

0.34 m day−1에 상응하는 지하수 유동을 갖게 한다.

반응 이동 모의를 위한 확산계수로는 1.1 × 10−9m2 s−1

(Freeze and Cherry, 1979)를, 종분산지수(αL)로는 추적자

시험을 통해서 산정된 ASW-1의 종분산지수인 0.03 m을

전체 대상지역에 적용하였다. 반응 이동에 대한 초기 및

경계조건으로는 AS-47과 ASDW-3의 농도를 각각 사용하

였다. 오염원으로 가정한 ASDW-3가 위치한 유입점(0 m)

에서는 third type(Cauchy) 경계조건을, AS-47가 위치한

유출점(527 m)에서는 second type(free exit) 경계조건을

설정하였다. 오염물 중 검출한계보다 낮은 농도로 나온 경

우에는 농도로 1.00 × 10−10mol L−1를 입력하였다. 반응

이동에 대한 초기 및 경계조건은 Table 3에 나와 있다.

흡착을 고려한 경우, 선형등온흡착 모델을 가정하여 모

델링 결과에서 현재의 오염운의 분포와 비슷한 양상이 나

오도록 지연계수(retardation factor, R)를 역추적 하였고

이를 흡착실험에서의 결과와 비교하였다. 생분해에 의한

유기오염물의 탈염소화 반응을 고려한 경우, CMM 모델

에서와 마찬가지로 100%의 TCE가 TCE→ cis-1,2-DCE

→ VC로 각 각 순차적으로 변환된다고 가정하였다. 생분

해에 의한 각 오염물의 반응속도는 하류의 호기성 조건의

관정을 제외한 나머지 관정들만을 대상으로 얻은 결과를

사용하였다(Table 2).

3. 결 과

3.1. 오염 유기물과 지하수 주성분의 공간적 분포와 특성

TCE와 이의 분해산물들의 농도를 지하수 흐름 방향에

따라 도시함으로써 연구지역에서 이러한 경로를 따라 탈

염소화 작용이 진행되고 있는지를 살펴보았다(Fig. 2a). 그

림에서 ASDW-3지점으로부터 각 관측정까지의 거리는 평

균 지하수 유속을 이용하여 이동시간으로 환산하였다.

Table 2. Root mean squared errors(RMSEs) in the curve fitting for the CMM model using measured and simulated concentrations

Case TCE cis-1,2-DCE VC

For all monitoring wells 1.02 × 10−1 3.12 × 10−3 1.32 × 10−1

Excluding downgradient wells showing aerobic conditions 5.80 × 10−2 4.99 × 10−3 1.04 × 10−3

Table 1. Parameters used in the curve fitting for the CCM model

Parameter Value

Average groundwater velocity (m day−1) 3.4 × 10−1

Diffusion coefficient (m2 day−1) 9.5 × 10−5

Dispersivity (m) 3.0 × 10−2

Domain length (m) 526.92
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TCE 농도는 지하수 흐름 방향으로 감소 패턴을 나타내며,

오염원으로부터 340 m(1,000일) 이전에 저감되는 양상을

보여준다. TCE의 분해 산물인 cis-1,2-DCE 농도도 전반

적으로 감소하는 패턴이나 ASBW-2와 ASDW-1지점 사이

에서 약간의 증가 양상도 보이는데, 이 구간에서 TCE 분

해에 따른 농도 증가의 결과인 것으로 생각된다. VC는

Table 3. Initial and boundary conditions for the reactive transport modeling

Compound

Measured concentration 

(mg L−1)

Influent boundary condition 

(mol L−1)

Initial condition 

(mol L−1)

ASDW-3 AS-47 ASDW-3 AS-47

TCE 7.5852 0.0346 5.77E-05 2.63E-07

cis-1,2-DCE 0.0808 0.0028 8.34E-07 2.92E-08

VC ND ND 1.00E-10 1.00E-10

ND: not detected

Fig. 2. Concentrations of (a) TCE, cis-1,2-DCE, and VC, (b) redox-sensitive elements (i.e., NO3, SO4, Fe, and Mn), and (c) dissolved

oxygen (DO) and Eh.
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대부분의 관측정에서 검출되지 않으나, ASBW-2와 ASW-

2지점에서만 각각 0.01과 0.008 mg L−1로 검출된다. 이는

앞서 cis-1,2-DCE 농도가 약간 증가하는 구간과 일치한다.

전체적으로 지하수 흐름 방향을 따라 TCE 농도가 감소하

고 그 분해산물인 cis-1,2-DCE와 VC가 검출되며 일부

구간에서 농도가 증가하는 것으로 볼 때 미약하지만 탈염

소화 작용이 일어나고 있는 것으로 판단된다.

이들 염소계 화합물과 지하수 주성분의 수질은 대체로

큰 연관성을 나타내지는 않는다. 그러나 지역적 분포를 오

염원으로부터 하류에 위치하는 몇 개의 지점(즉, TCE가

감소하고, cis-1,2-DCE, VC가 증가하는 구간; Fig. 1에서

붉은색 배경으로 표시되고, Fig. 2에서 녹색점선으로 표시

된 구간)에 국한해보면, 뚜렷하지는 않지만 산화-환원조건

에 있어 어느 정도 상관관계를 보인다. 이 구간에서 질산

염은 대체로 감소하며, 망간 및 철의 농도는 증가하는 것

으로 나타났다(Fig. 2b). 이는 혐기성 환경에서 탈염소화

작용이 진행된다고 할 때 이에 수반되는 전자 수용체의

이용과 연관지어 설명할 수 있다. 즉, 오염원 하류에서 질

산염과 망간의 환원, 그리고 일부 철 산화물의 환원적 용

해가 진행될 정도로 대수층 내에 환원조건이 조성되었다

고 볼 수 있다. 반면에 황산염 농도의 변화는 뚜렷하지

않으므로 황산염 환원 단계까지의 환원환경은 조성되지

않은 것으로 추정된다. 일반적으로 TCE의 자연저감은 환

원적 탈염소화가 가장 주된 반응이며, 환원적 탈염소화 과

정은 또한 황산염 환원과 메탄생성 박테리아의 공대사 과

정으로 진행될 수 있다(Vogel et al., 1987; Magnuson

et al., 1998). 따라서 연구 지역에서의 자연저감 현상은

최적의 조건에서 진행되고 있지는 않는 것으로 보인다. 환

원적 탈염소화는 황산염 환원과 메탄생성 조건에서 가장

효율적이지만 질산염과 철 환원 조건에서도 일어날 수 있

다(US EPA, 1998).

연구지역 지하수에 대한 Eh 범위는 214~532 mV로 질

산염 및 망간이 전자수용체로 이용될 수 있을 정도의 환

경이다(Wiedemeier et al., 1999). 지하수 시료 채취 및

분석 시 대기와의 접촉을 엄격하게 차단하기 힘들다는 점

과 대수층내에 국지적으로 좀 더 환원된 조건을 가진 지

역(예, 유기물을 많이 포함한 지역)이 불균질하게 존재할

수 있음을 감안하면 실제 대수층에서는 현장 측정값보다

조금 더 낮은 환원조건일 수도 있다. 따라서 철이 전자수

용체로 이용될 수 있는 환원 조건이 형성될 수도 있을

것으로 추정된다. 지하수 흐름에 따라 도시된 Eh와 DO는

산발적인 분포를 나타내긴 하지만 ASBW-2와 AS-17의

구간에서는 상대적으로 낮은 값을 나타낸다(Eh 214-288

mV, DO 0.1-1.9 mg L−1; Fig. 2c). 이는 질산염, 망간,

그리고 철의 농도 분포와 대체로 일치하는 결과이다.

3.2. 지구화학 모델링

망간의 농도는 대부분의 관정에서 매우 낮기는 하지만

Fig. 3. Saturation indices (SIs) for (a) iron (oxy) hydroxides and (b) Mn-bearing minerals.
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(ASBW-2와 ASW-2에서만 각각 5.7과 2.1 mg L−1; 그

외 관정에서는 0.01-0.2 mg L−1 범위), 환원종(Mn2+)과

산화종(Mn3+)의 농도를 비교했을 때, 환원종이 훨씬 우세

한 것으로 나타났다. 철의 경우에는 농도가 낮게 나타나

는 대부분의 관정(0.1-0.7 mg L−1 범위)에서는 환원종

(Fe2+)과 산화종(Fe3+)이 혼재하지만, 2.1-2.4 mg L−1 범위

로 상대적으로 높게 나타나는 ASBW-2와 ASW-2에서는

환원종(Fe2+)이 산화종(Fe3+)에 비해 우세함을 알 수 있었

다. 이는 앞에서 오염원 하류에서 질산염과 망간의 환원

의 조건이 형성되었고, 일부 철의 환원 조건과 부합하는

정도의 환원조건이 조성되었다고 판단한 것과도 일치한다.

Fig. 3은 지구화학 모델링으로 계산된 철 산화물과 망

간함유 광물들의 포화지수를 오염원으로부터 지하수 흐름

방향으로 1차원적으로 배열한 것이다. 철을 포함하고 있

는 많은 종류의 광물들이 염소계 유기오염물의 흡착이나

제거에 관여할 수 있다고 보고되는데, 대표적인 광물은 철

황화물(mackinawite, pyrite), 철 산화물(magnetite, geothite,

lepidocrocite, siderite, hematite), 그린 러스트(green rust),

철함유 점토광물 등이 있다(US EPA, 2009). 연구 대상

관정들은 대표적인 철 산화물들에 대해 포화되어 있는 것

으로 계산 되는데, 이는 이들 광물들이 유기오염물의 거

동에 관여할 수 있음을 지시한다. 환원이 보다 우세한 지

역에서는 포화지수가 다른 지역에 비해 조금 더 낮게 나

타나는데(Fig. 3), 이는 pH의 공간적 분포와 관련성이 있

으며 이 지역에서 철을 포함한 광물들의 환원적 용해

(reductive dissolution)가 상대적으로 더 용이하게 일어날

수 있음을 지시한다(Mayer et al., 2001). 망간함유 광물

(birnessite(MnO2), pyrochroite(Mn(OH)2), pyrolusite(MnO2))

들은 전 구간에 거쳐 강한 불포화 상태를 나타내는데, 이

는 측정된 망간의 농도 자체가 너무 낮기 때문인 것으로

보이며, 망간함유 광물이 존재할 때는 망간의 환원적 용

해가 일어날 수 있음을 지시한다. 한편 황화광물들(FeS,

mackinawite(Fe1+xS))은 지하수가 황산염 환원조건에 있지

않으므로 검토대상에서 제외하였다.

3.3. 반응속도 분석을 통한 자연저감 평가

CMM 모델을 이용한 곡선 맞춤 결과 측정된 각 오염

물의 농도 분포를 설명할 수 있었으며, 이는 TCE→

cis-1,2-DCE→ VC로의 순차적인 변환이 의미 있는 수준

으로 이루어지고 있다는 것을 말해준다(Fig. 4). 그림에서

오염원에서의 TCE 농도(mol L−1)를 1.0으로 상대농도로

환산하고, TCE가 100% cis-1,2-DCE로 변환되고 cis-1,2-

DCE 또한 100% VC로 변환되는 질량 보존의 법칙이 성

립된다는 가정 하에 cis-1,2-DCE와 VC의 농도를 오염원

에서의 TCE 농도에 대한 상대적인 비율로 표시하였다.

계산된 각 각의 오염물에 대한 분해속도는 Table 4에 나

와 있다.

하류의 호기성 조건의 관정을 제외한 결과 TCE의 반감

기(half life = ln2/λobs)는 161일로 계산된다. 이는 TCE를

영가철을 이용해 정화 처리할 때의 반감기가 0.4~0.8시간

(Jeen et al., 2011)인 것을 감안하면 매우 느린 편이다.

하지만 대개 자연저감에 의한 생분해 반응은 적극적 지하

수 정화에 이용되는 반응에 비해 느린 것이 일반적인 양

상이다. TCE의 분해속도에 비해 cis-1,2-DCE와 VC의

분해속도는 100배 정도(two orders of magnitude) 빠른

데(Table 4), 일반적으로 생분해 속도가 염소를 더 많이

포함한 염소계 오염물(예, TCE)이 염소를 적게 포함한 오

Table 4. Degradation rate constants for TCE, cis-1,2-DCE, and VC calculated using the CMM model

Case TCE (day−1) cis-1,2-DCE (day−1) VC (day−1)

For all monitoring wells 3.00 × 10−3 1.40 × 10−1 6.50 × 10−1

Excluding downgradient wells showing aerobic conditions 4.30 × 10−3 1.04 × 10−1 8.50 × 10−1

Fig. 4. Curving fitting for the degradation of TCE to cis-1,2-DCE

and to VC using the CMM model (excluding downgradient wells

showing aerobic conditions). Symbols and lines represent the

measured and simulated concentrations, respectively. Concentra-

tions are normalized to the maximum TCE concentration at

ASDW-3 and are plotted against the distances from it.
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염물(예, cis-1,2-DCE, VC)보다 더 빠르다고 알려진 것을

감안하면 계산 결과는 일반적이지 않은 양상을 나타낸다

고 볼 수 있다. 이는 오염원에서도 cis-1,2-DCE가 검출되

고 전반적으로 분해산물들의 농도가 매우 낮은 것으로 보

아, 오염원 주변부에서 상당한 수준의 생분해가 이미 일

어났거나, 또는 시간의 경과에 따라 오염물의 농도가 외

부 지하수의 유입 또는 강수에 의한 지하수 함량에 의해

희석된 결과 때문일 수 있다.

3.4. 반응 이동 모델링

3.4.1. 자연저감을 고려하지 않았을 때의 모델링 결과

자연저감을 고려하지 않았을 때 TCE는 평균 지하수 유

속인 0.34 m day−1와 같은 속도로 이동한다. Fig. 5는 모

의 시간이 1년, 3년, 그리고 5년일 때의 거리에 따른

TCE, cis-1,2-DCE, VC(초기조건과 같음)의 농도 분포를

나타낸 것이다. 1년이 지났을 때 오염물들의 중간농도는

대략 124 m 정도에 위치하고, 3년이 지났을 때는 372 m

지점까지 이동한다. 527 m까지는 1,550일(4.24년)이면 이

동을 하기 때문에 5년이 지났을 때의 TCE 농도는 전 구

간에서 경계조건과 같은 값을 가지게 된다. 이와 같은 속

도로 20년 동안 TCE는 2,482 m를 이동하게 되는데,

TCE의 오염이 20년 정도 되었다고 추정한다면 대수층 내

에 흡착내지는 생분해와 같은 자연저감이 있어야만 현재

오염운의 이동반경이 대략 AS-47이 위치하고 있는 527 m

정도라는 점을 설명할 수 있다.

3.4.2. 흡착만을 고려했을 때의 모델링 결과

오염물질이 대수층과의 흡착에 의해서 이동이 지연될

때 지연계수는 식 (3)과 같이 표현된다.

(3)

여기서 ρb는 매체의 밀도이고, θ는 공극율, 그리고 Kd는

분배계수(distribution coefficient)이다. 현장에서 실시된 흡착

실험결과 연구지역에서 TCE의 분배계수는 평균 0.03 L g−1

로 나타났다. 연구지역 대수층 물질의 밀도를 1.7 g cm−3

라고 가정하고 공극율 0.1과 얻어진 분배계수를 토대로

식 (3)을 이용하면 지연계수는 511로 계산된다.

한편 흡착만을 고려한 모델링 결과로부터 현재의 오염

운의 위치를 일치시키도록 지연계수를 구하면 지연계수는

4.71로 계산되며, 흡착실험으로부터 얻은 결과와는 큰 차

이를 보인다. 이는 흡착실험에서 사용된 토양이 대수층의

불균질성을 충분히 반영하지 못하였거나, 흡착실험에서는

토양이 표면적 모두에서 오염물과 평형상태를 이루도록

충분히 반응에 참여하는 것과는 달리 실제 현장에서는 파

쇄암반층을 따라 선택된 부분만 흡착에 기여하기 때문인

것으로 판단된다.

흡착만을 고려했을 때의 거리에 따른 TCE, cis-1,2-DCE,

VC(초기조건과 같음)의 농도 분포는 Fig. 6에 나타나 있는

데, 흡착에 의한 지연 효과만이 있기 때문에 오염물의 종류

에 상관없이 오염물의 중간 농도가 도착하는 거리는 1년

후, 5년 후, 10년 후, 20년 후에 각각 오염원으로부터

26m, 131m, 263m, 527m로 동일하다. 이것은 모든 종류

의 오염물에 똑같은 지연계수 4.71을 적용했기 때문인데,

만일 각 각의 오염물에 다른 값의 지연계수를 적용하면 일

정시간에 대한 각 각의 오염물의 도달거리는 달라질 것이다.

3.4.3. 생분해만을 고려했을 때의 모델링 결과

Fig. 7은 생분해만을 고려했을 때의 거리에 따른 TCE,

R 1
ρ
b

θ
-----K

d
+=

Fig. 5. Simulated concentrations of TCE, cis-1,2-DCE, and VC along the distances from the contamination source after (a) 1 year, (b) 3

years, and (c) 5 years when no natural attenuation processes is considered.
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cis-1,2-DCE, VC의 농도 분포를 나타낸 것이다. 지하수의

평균유속이 0.34 m day−1이므로 1년 후 각 오염물의 중간

농도가 도달하는 지점은 오염원으로부터 124 m 거리에 위

치하게 된다. 따라서 이보다 이전 거리는 생분해에 의한

영향권 하에 있고, 이후의 지점은 초기조건과 분산에 의

한 영향을 받게 된다. Fig. 7에서 124 m 이후의 굴곡진

농도곡선 구간이 이를 반영하며, 이 구간은 시간이 지남

에 따라 점점 하류 방향으로 이동하게 된다(예, 3년 후의

결과). 오염물은 지하수의 흐름을 따라 1,550일(4.24년)이

면 527 m까지 이동을 하기 때문에 5년 이후부터는 전체

구간에서 생분해에 의한 반응에만 지배받게 된다. 한 가

지 주목할 점은 오염물이 TCE→ cis-1,2-DCE→ VC로

순차적으로 변환될 때 일반적으로 분해산물들(cis-1,2-

DCE, VC)이 증가하다가 감소하는 순차적 변환양상을 기

대하게 되는데, 모델링 결과는 cis-1,2-DCE, VC가 오염

원으로부터 바로 감소하는 패턴만을 보여주고 있다. 이는

분해산물들의 반응속도가 TCE의 반응속도보다 빠르기(100

배 정도; Table 4) 때문이다.

3.4.4. 흡착과 생분해를 동시에 고려했을 때의 모델링

결과

흡착과 생분해를 동시에 고려했을 때는 오염물들의 농

도가 생분해만을 고려했을 때 보다 흡착에 의한 지연효과

때문에 같은 농도에 도달하는 시간이 더 늘어나게 된다.

예를 들어 오염원으로부터 140 m 거리에 있는 ASBW-2

에서의 TCE 농도는 생분해의 반응속도 영향권에 들 경우

1.57 × 10−9mol L−1(0.0002 mg L−1)의 농도값을 가지게 되

는데, 생분해만을 고려했을 때의 도달 시간은 565일(1.54

년)였는데 반해 흡착과 생분해를 동시에 고려했을 때는

2661일(7.29년)로 대략 지연계수 4.71만큼의 차이가 난다.

Fig. 6. Simulated concentrations of TCE, cis-1,2-DCE, and VC along the distances from the contamination source after (a) 1 year, (b) 5

years, (c) 10 years, and (d) 20 years when only sorption is considered.
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Fig. 8은 흡착과 생분해를 동시에 고려했을 때의 거리

에 따른 TCE, cis-1,2-DCE, VC의 농도 분포를 나타낸

다. 흡착에 의해 지연되면서 이동하는 오염물들에 대한 생

분해 속도가 상대적으로 빠르지 않기 때문에(TCE의 반감

기는 161일), 농도분포 곡선의 전반부(농도가 낮은쪽)에서

받는 흡착에 의한 영향은 모의시간 종료시점인 20년이 지

날 때까지도 꾸준히 나타난다.

3.4.5. 반응 이동 모델링 결과에 대한 토의

반응 이동 모델링 결과를 살펴보면, 연구지역에서 오염

물들이 지하수의 평균유속을 따라 이송과 분산-확산만의

영향을 받을 때는(자연저감 기작이 없을 때) 20년 동안

오염원이 지속적으로 발생했을 경우 이동구간이 2,482 m

로 나와야 하므로 현재 추정된 오염운의 이동반경이 527m

정도라는 점을 설명하기 어렵다. 따라서 대수층과의 흡착

내지는 생분해와 같은 자연저감을 고려해야만 하는데, 흡

착에 의한 지연은 단지 오염물의 이동속도만 느리게 하는

효과만 있다.

생분해만을 고려했을 때와 흡착과 생분해를 동시에 고

려했을 때를 비교해 보면, 농도 곡선의 전반부(농도가 낮

은 구간)에서는 흡착에 의한 효과가 지속적으로 발행하지

만, 실질적인 농도 감소가 일어나는 구간(농도가 높은 구

간)에서는 생분해의 효과가 지배적으로 나타남을 알 수

있다. 또한 모의 시간이 5년 이상이 되었을 경우에는 흡

착에 의한 효과가 실질적으로 없어지므로, 20년 동안 오

염이 지속적으로 발생할 경우 조사지역에서 생분해에 의

한 탈염소화 작용이 오염물의 거동을 지배하는 중요한 기

작이라는 점을 알 수 있다. 이 때, 일반적으로 기대되는

것과는 달리 TCE의 반응산물들이 증가했다가 감소하는

양상을 보여주지 않는데, 이는 모델링에서 추정한 반응산

물들의 반응속도가 상대적으로 빠르기 때문이다. 이와 같

은 결과는 오염원으로 추정한 관정이나 주변부에서 이미

Fig. 7. Simulated concentrations of TCE, cis-1,2-DCE, and VC along the distances from the contamination source after (a)

1 year, (b) 5 years, (c) 10 years, and (d) 20 years when only biodegradation is considered.
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상당한 수준의 생분해가 일어났거나, 실제 오염원이 더 상

류에 위치하거나, 또는 현장에서 조사한 반응산물들의 농

도가 희석에 의해서 이미 낮은 값에 도달했기 때문인 것

으로 추정할 수 있다. 모델링에서는 1차원 모의만을 고려

하였으므로 2, 3차원적인 희석에 의한 영향은 반영되지

않았다.

4. 결론 및 고찰

본 연구 대상 지역 지하수의 오염 유기물과 지하수 주

성분에 대한 수리지구화학적 특성 및 자연저감에 대한 검

토를 종합해 보면 다음과 같이 요약될 수 있다.

1) TCE의 농도는 오염원 추정위치로부터 지하수 하류

방향으로 명확한 감소 패턴을 나타내고 있고, 이들의 반

응산물들인 cis-1,2-DCE와 VC가 하류방향에서 관측되는

것을 토대로 볼 때 생분해에 의한 탈염소화 작용의 영향

을 받고 있는 것으로 보인다.

2) 오염원으로부터 하류에 있는 관정들의 일부는 뚜렷

한 환원조건 내지는 환원조건의 영향 하에 있음을 보여주

고 있다. 질산염의 농도는 대체로 감소하며 망간과 철의

농도는 증가한다. 이는 오염원 하류에서 질산염과 망간의

환원, 그리고 일부 철의 환원 조건과 부합하는 정도의 환

원조건이 조성되었음을 나타낸다. 반면에 황산염의 증가

감소는 뚜렷하지 않으므로 황산염 환원 조건까지의 환원

환경이 조성되지는 않았으리라고 판단된다.

3) 지구화학 모델링 결과는 철과 망간의 환원종들이 산

화종들에 비해 주어진 조건에서 상대적으로 우세함을 나

타내고 있다. 이는 지하수의 산화-환원 조건이 망간의 환

원과 일부 철의 환원 조건에 해당된다는 것과 부합한다.

또한 모델링 결과는 연구지역에서 광물들이 유기오염물의

Fig. 8. Simulated concentrations of TCE, cis-1,2-DCE, and VC along the distances from the contamination source after (a) 1 year, (b) 5

years, (c) 10 years, and (d) 20 years when both sorption and biodegradation are considered.
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흡착이나 제거에 관여한다면 그것은 철 산화물들에 의한

것임을 지시하고 있다.

4) CMM 모델을 이용한 유기오염물의 반응속도 계산으

로부터 TCE의 반감기는 161일로 계산된다. 이는 자연저

감에 의한 생분해 반응이 지하수 정화에 이용되는 비생물

적 반응에 비해 상대적으로 느린 일반적인 양상을 확인해

주는 것이다. TCE의 분해속도에 비해 cis-1,2-DCE, VC

의 분해속도는 100배 정도 빠른데, 이는 오염원이 추정한

지점보다 실제로 더 상류지점에 있거나, 오염원 주변부에

서 이미 상당한 수준의 생분해가 일어났거나, 또는 시간

의 경과에 따라 농도가 많이 희석된 결과 때문인 것으로

보인다.

5) 반응 이동 모델링 결과는 지하수의 평균유속과 오염

운의 현재 분포를 감안할 때 대수층물질과의 흡착내지는

생분해와 같은 자연저감이 있어야만 함을 보여준다. 또한

흡착에 의한 효과는 모의 시간이 5년 이상이 되었을 경우

에는 실질적으로 없어지므로, 오염이 20년 동안 지속적으

로 발생했다는 가정을 할 경우 조사지역에서 생분해에 의

한 탈염소화 작용이 오염물의 거동을 지배하는 가장 중요

한 기작일 수 있음을 보여준다.

본 연구는 TCE 등 염소계 유기오염물로 오염된 지하수

에서 자연저감을 평가할 수 있는 기법들을 제시한 것으로

다른 오염지역 평가에도 유용하게 적용될 수 있을 것으로

생각된다.
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