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ABSTRACT

Persulfate-based advanced oxidation processes (AOPs) can oxidize various organic pollutants. In this study, persulfate/

Fe(II) system was utilized in phenol removal, and the effect of various organic and inorganic chelators on Fe(II)-medicated

persulfate activation was investigated. The feasibility of persulfate/Fe(II)/chelator in cleanup of phenol-contaminated

sediment was confirmed through toxicity assessment. In persulfate/Fe(II) conditions, the rate and extent of phenol removal

increased in proportion to persulfate concentration. In chelator injection condition, the rate of phenol removal was

inversely proportional to chelator concentration when it was injected above optimum ratio. Thiosulfate showed greater

chelation tendency with persulfate than citrate and interfered with persulfate access to Fe(II), making the latter a more

suitable chelator for enhancing persulfate activation. In contaminated clay sediment condition, 100% phenol removal was

obtained within an hour without chelator, with the removal rate increased up to four times as compared to the rate with

chelator addition. A clay sediment toxicity assessment at persulfate:Fe(II):phenol 20:10:1 ratio indicated 71.3% toxicity

reduction with 100% phenol removal efficiency. Therefore, persulfate/Fe(II) system demonstrated its potential utility in

toxicity reduction and cleanup of organic contaminants in sediments.
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1. 서 론

산업시설에서 하천으로 배출되는 각종 유기오염물질은

강의 흐름에 따라 이동, 확산을 거쳐 최종적으로 퇴적물

내 침적이 이루어지면서 퇴적물을 오염시킨다. 오염된 퇴

적물은 수중으로 재용출 되면서 하천 생태계를 오염시키

고, 생물농축과정을 거쳐 최종적으로 인간에게 악영향을

미칠 수 있기 때문에(Kim et al., 2009) 오염된 퇴적물의

처리가 필요하다. 국내에서 오염된 퇴적물을 처리하는 방

법으로 오염물질의 용출을 억제하는 현장처리방법과 오염

된 퇴적물을 제거하는 준설 방법 등이 존재한다(환경부,

2006). 현장처리방법인 현장피복은 오염물질이 퇴적물 내

여전히 존재하기 때문에 사고 또는 재해 발생 시 오염물

질이 재부유하는 한계점을 가지므로 오염된 퇴적물을 직

접적으로 제거하는 준설 방법이 주로 사용되지만, 고농도

의 오염물질이 포함된 퇴적물은 매립 또는 재활용이 어려

워 전처리 공정이 필요하다(한국건설기술연구원, 2003).

따라서, 오염된 퇴적물을 대상으로 고도산화처리기술을 적

용하여 오염물질을 무해화하기 위한 연구가 진행 중이다. 

과황산 공정은 넓은 pH 범위에서 적용이 가능하고 열,

전기, 전이 금속 등에 의해 다른 산화제에 비해 오염물질

에 대하여 선택성이 낮은 황산라디칼을 생성하면서 대상

오염물질을 포함한 중간생성물을 완전 분해시킬 수 있는

장점을 가진 고도산화처리기술이다. 일반적으로 과황산 활

성화제는 잠재 독성이 없는 Fe(II)를 주로 사용한다

(Siegrist et al., 2011).

Fe(II)을 이용한 과황산 공정은 주로 초기 빠른 반응속

도의 1단계, 이후 느린 반응 속도의 2단계 구간이 생성된
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다. 이 구간의 1단계는 초기 Fe(II)에 의해 과황산이 빠르

게 활성화되는 구간(식 1), 이후 2단계는 과황산과 유기물

에 의한 Fe(III) 환원(식 2-3) 또는 유기물에 의한 과황산이

활성화되는 구간으로 구분된다(식 4-6)(Chen et al., 2003;

Kim et al., 2018; Fang et al., 2018; Li et al., 2019).

S2O8
2+ Fe(II) → SO4

ㆍ+ SO4
2+ Fe(III) (1)

Fe(III) + S2O8
2 → Fe(II) + S2O8

ㆍ (2)

S2O8
2+ Fe(II) → SO4

ㆍ+ SO4
2+ Fe(III) (3)

S2O8
2+ Organic Matter → SO4

ㆍ + RH (4)

SO4
ㆍ +  RH → Rㆍ (5)

Rㆍ +  S2O8
2 → SO4

ㆍ (6)

Citrate, Thiosulfate 같은 킬레이터는 Fe(II)과 착물을

형성하여 액상 내 Fe(II)의 안정성을 높인다. 따라서 과황

산과 Chelator≡ Fe(II) 착물에 의해 생성된 황산라디칼으

로 오염물질 제거 효율을 향상시킬 수 있다(식 7-8). 또한

반응 후 생성된 Fe(III)은 킬레이터와 재결합되어 산화철

생성을 억제하고 과황산과 반응하여 Fe(II)로 환원되면서

대상물질을 제거시킬 수 있다(식9-10)(Han et al,. 2015;

Kim et al., 2018). 특히, pH가 높은 경우 킬레이터의 영

향을 증대시킬 수 있다

 
Chelator + Fe(II) → Chelator≡ Fe(II) 착물 (7)

Chelator≡ Fe(II) 착물 + S2O8
2 → SO4

ㆍ + Fe(III)

+ Chelator (8)

Chelator≡ Fe(III) 착물 + S2O8
2 → Fe(II) + S2O8

ㆍ 

(9)

Fe(II) + S2O8
2 → Fe(III) + SO4

ㆍ+ SO4
2 (10)

Citrate: 같은 폴리카르복실산류의 유기 킬레이터와 과황

산을 활성화시키면서 생성된 ∙CO2
, O2

∙는 Fe(III)를

Fe(II)로 환원시켜 과황산과 Fe(II)의 반응을 촉진시킬 것

으로 예상되어(식 11-14)(Wang et al., 2019), Fe(II)에

의한 과황산의 지속적인 활성화를 기대할 수 있다.

SO4
∙+ R-COOH→ SO4

2+ ∙CO2
, ∙R + intermediates 

(11)

∙CO2
 + O2 → ROO∙ → Rox + O2

∙ (12)

Fe(III)≡ Chelator 착물 + O2
∙ → Fe(II)≡ Chelator 착

물 + O2 (13)

Fe(III)≡ Chelator 착물 + ∙CO2
 → Fe(II)≡ Chelator

착물 + CO2 (14)

퇴적물 내의 유기물 또는 천연 금속 등은 과황산을 활

성화 시킬 수 있다. 그러나 퇴적물 유기물의 함량에 따라

고농도의 퇴적물 유기물은 과황산 활성화를 저해할 가능

성이 존재하며, 중·저농도의 퇴적물 유기물은 과황산 활

성화를 촉진시킬 수 있기 때문에(Fang et al. 2018) 퇴적

물 내 유기물 함량에 따라 과황산 활성화는 상이한 결과

가 나타날 가능성이 있다. 또한 퇴적물 내 존재하는 탄산

염과 유기산은 완충 특성으로 인하여 중성의 pH을 유지

하면서(Kim et al. 2000), 퇴적물 내에서 Fe(II)는 용존

상태를 유지하기 어렵고(Li et al., 2016) 퇴적물에 흡착

되어 과황산과 Fe(II)의 반응성이 떨어질 것으로 판단된다

(Piasecki et al., 2019). 따라서 퇴적물 존재하에 Fe(II)의

용존 상태를 유지하기 위해 킬레이터를 사용하여 과황산

을 활성화 시키는 연구가 진행되었고(Liang et al.,

2004), 뿐만 아니라 킬레이터를 이용하여 퇴적물 내의 천

연 금속을 추출하여 과황산 공정에 적용할 수 있을 것으

로 보고되었다(Liang et al., 2008).

앞서 서술한 바와 같이, 퇴적물 내의 대상오염물질을 제

거하기 위해 Fe(II), 과황산 공정을 적용할 경우 퇴적물의

완충능과 유기물, 천연 금속 등의 복합적인 요소들로 인

하여 과황산 공정을 이용한 오염물질 제거효율에 대해 상

이한 결과가 도출될 수 있다. 

본 연구는 최종적으로 오염된 퇴적물 내 Fe(II)에 의해

활성화된 과황산 주입을 이용한 처리 타당성 평가를 목적

으로 한다. 목적을 달성하기 위해 킬레이터와 퇴적물 내

의 복합적인 요소들을 이용하여 과황산과 Fe(II)의 반응을

용이하게 만듦으로써 오염물질 제거효율의 증대를 기대할

수 있기 때문에, 페놀을 대상 오염물질로 지정하여 액상

에서 과황산과 Fe(II)의 몰 농도 비율을 조절하여 제거

효율을 확인하고 킬레이터를 주입하여 Fe(II)과 킬레이터

의 주입 몰 농도 비율을 조절하여 최적 비율을 도출하였

다. 또한 킬레이터의 종류를 변경하여 과황산 공정의 최

적 킬레이터를 선정 후, 퇴적물 내에 과황산, Fe(II), 킬레

이터를 주입하여 퇴적물 내 킬레이터 주입의 적합성을 판

단하였다. 

2. 재료 및 방법

2.1. 시약 및 재료

대상 오염물질로는 페놀(99%, Sigma-Aldrich, USA)을

사용하였으며 과황산염으로 과황산나트륨(98%, Sigma-
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Aldrich, USA)을 사용하였다. 활성화제인 Fe(II)은 Iron(II)

Sulfate Heptahydrate(99%, FUJIFILM, Japan)을 사용하

였다. 킬레이터로는 Sodium Oxalate(99.5%, KANTO

Chemical, Japan), Sodium Thiosulfate(98%, Sigma-Aldrich,

USA), Sodium citrate dihydrate(99%, Sigma-Aldrich,

USA)을 사용하였다. 퇴적물은 포항 형산강 연일대교 부

근 수심 1 m의 퇴적물을 입경별로 균질 분리하여 시료로

사용하여, 해당 퇴적물의 성상은 Tabla 1에 표시하였다. 

퇴적물을 입도 분류한 모래와 점토질 퇴적물의 유기물

함량은 각 2.73%와 5.37%로 국내 토양 유기물 함량이

평균 1.90% 임을 고려해보았을 때(Lee et al., 2016), 높

은 유기물 함량이 확인되었다.

2.2. 실험 방법

2.2.1. 액상실험

모든 실험 반응조는 과황산염의 광분해를 최소화하기

위해 40 mL 보로실리케이트 엠버 유리병을 사용하여 각

용액의 stock solution을 10 ml씩 주입하여 실험을 진행하

였다. 킬레이터 실험의 경우, Fe(II)과 착물 형성이 뛰어난

유기 킬레이터 Citrate와 무기 킬레이터 Thiosulfate를 선

정하여(Zhou et al., 2013; Wang et al., 2019) 페놀, 킬

레이터와 Fe(II)를 주입하여 20 rpm으로 15분 동안 교반

하여 킬레이터와 Fe(II)를 충분히 반응시켜 킬레이

터 ≡ Fe(II) 착물을 형성시킨 후 과황산을 주입하여 반응

을 시작시켰다.

시료 채취는 0, 5, 15, 30, 60, 120, 240분마다 샘플

을 채취하여 40% 에탄올과 인산 칼륨 완충액으로 혼합시

킨 용액을 이용하여 1:1의 부피비로 주입하여 반응 종결

(Quenching) 후 분석하였으며 과황산 농도와 Fe(II) 농도

비율 실험을 통해 주입 농도를 설정 후 킬레이터와

Fe(II)의 최적 주입 농도 비율을 결정하였다. 모든 실험에

서 반응 시작부터 종결까지 pH는 2-3으로 유지되었다. 

2.2.2. 퇴적물 실험

퇴적물을 이용한 실험의 경우 고액비 1/5로 하여 40

mL 보로실리케이트 갈색병 내 퇴적물 주입 후 액상과 동

일한 실험 방법으로 페놀, Citrate와 Fe(II)를 주입하여 20

rpm으로 15분 동안 교반하여 Citrate와 Fe(II)를 충분히

반응시켜 Citrate≡ Fe(II) 착물을 형성시킨 후 과황산을

주입하여 반응을 시작시켰다. 각 용액의 stock solution을

주입 후 실험을 진행하고, 시료 채취하여 0.22 μm PVDF

실린지 필터를 이용해 퇴적물 여과 후 분석하였다. 

처리 전 후 페놀 오염 퇴적물는 DCM을 이용하여 페

놀을 추출하여 증류수에 희석하여 독성평가 액상 표준 생

물 ‘물벼룩(D. magna)’을 이용하여 10일간 퇴적물에 노출

시켜 독성을 평가하였다(Ingersoll et al., 1995). 

2.3. 분석 방법

페놀 농도는 UV검출기(SPD-20A, Shimadzu)과 C18

컬럼(Poroshell 120, 2.1* 100 mm, Agilent)이 장착된 고

성능 액체크로마토그래피(LC-20AT, Shimadzu)를 사용하

여 측정하였다. 이동상은 0.2% Acetic acid(J.T. Baker,

99.7%)과 Methanol을 80:20으로 유량 0.15 ml/min으로

운전하여 275 nm의 파장에서 페놀을 검출하였다. 과황산

염 농도는 5%의 NaHCO3(99%, Junsei, Japan)으로 완충

된 요오드화칼륨(99.5%, Junsei, Japan) 수용액을 발색시

약으로 사용하여 발색시약 10 ml과 시료 0.25 ml를 첨가

후 교반하여 20분간 발색시켜 자외선-가시광선 분광광도

계(Optizen POP, Mecasys.Co)를 사용하여 400 nm에서

흡광도를 측정하였다.

2.4. 페놀 분해 모델링

선행 연구의 2구간 모델링 식을 이용하여 초기 Fe(II)의

과황산 활성화에 의한 빠른 반응을 1단계, 초기 이후

Fe(III) 환원에 의한 철의 촉매 반응과 퇴적물 내 유기물

에 의한 느린 과황산 활성화 반응을 2단계 구간으로 선정

하여 해석하였다(식 15)(Kim et al., 2018).

[C]t = f∙ek1t + (1  f) ∙ ek2t (15)

식 (15)에서 f∙ek1t는 1단계 반응 속도 항, (1  f)∙ek2t는

2단계 반응 속도 항, [C]t는 시간에 따른 페놀의 농도, f

는 제거된 페놀 농도비이며 k1과 k2는 각 항의 1단계, 2

단계 반응 속도 상수이다.

3. 결과 및 고찰

3.1. 과황산과 Fe(II) 농도 비율에 따른 페놀 제거 평가

Fe(II) 농도를 10.6 mM으로 고정한 후 과황산 주입 농

Table 1. Sediment characteristics of Hyeongsan river

평균입도
(μm)

pH ORP (mV)
총 철

(mg/kg)
입도별 유기물 함량(%) 비중

CEC

(meq/100g)
함수율 (%)

10.8 8.08 -54.5 10.8 2.72-3.78 1.67 12.3 34.5
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도를 변화시키면서 페놀 제거 효율과 과황산 소모율을 비

교하였으며(Fig. 1), 모든 실험 조건에서 Fe(II)에 의한 빠

른 과황산 활성화에 의한 1단계과 철 촉매 작용에 의한

2단계 구간이 확인되었으며, 2구간 모델링과 제거 효율은

높은 연관성이 확인되었다(Table 2). 

실험 1의 1단계에서 약 10% 이하의 낮은 페놀 제거

효율을 보였고, 이후 반응성이 제한되는 경향이 확인되었

고, 실험 2~5의 1단계에서 최대 40% 이상 제거된 후 최

종적으로 2단계에서 최대 50% 이상의 페놀이 제거되는

것을 확인하였다(실험 5).

과황산 농도는 페놀 제거 경향과 비슷하게 모든 조건에

서 초기에 빠르게 감소한 이후 반응성이 감소하였다(그림

1-b). 그러나 과황산 주입 농도가 높을수록 과황산 소모가

적어지는 경향이 확인되었는데, 이러한 과황산 소모 경향

은 주입되는 Fe(II)의 양은 동일하지만 반응 가능한 과황

산의 양은 증가하기 때문에 과황산의 주입 농도가 증가할

수록 과황산 소모율은 작아지는 것으로 판단된다.

1단계과 2단계 페놀 제거 속도를 모델링한 결과(Fig. 1-

c, Table 2), 1단계에서 약 25~38 h1의 높은 값을 확인

되었으며, 과황산 농도 주입량이 높아질수록 1단계 제거

속도 상수 k1도 높아지고, 동일하게 2단계에서 0.0047 hr1

에서 0.088 hr1까지 증가하면서 과황산 농도 주입량에 비

례한다. 특히 실험 1에 비해 실험 5에서 약 19배까지 증

가하는 결과를 확인하였다.

Fig. 1. Result of phenol decompostion according to persulfate and Fe(II) ratio. (a) phenol removal efficiency, (b) persulfate consumption

rate, (c) two-compartment kinetic constant k1, k2, [PS]0 = 5.31~53.1 mM [Fe(II)]0 = 10.6 mM, [Phenol]0 = 1.06 mM.
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그러나, 실험1에서 초기에 Fe(II)에 의해 생성된 황산라

디칼이 페놀을 제거하는 1단계 이후 고농도의 Fe(II)에 의

해 과황산이 칭되면서 페놀과 반응성이 감소(식 16-17)

하는 반면에, 실험2~5에서 1단계 이후(식 16), 2단계에서

철 촉매 반응이 일어나면서 페놀을 지속적으로 제거되는

것으로 판단된다(식18-19). 

S2O8
2 + Fe(II) → SO4

ㆍ + SO4
2 + Fe(III) (16)

SO4
ㆍ + Fe(II) → Fe(III) + SO4

2 (17)

Fe(III) + S2O8
2 → Fe(II) + S2O8

ㆍ (18)

S2O8
2+ Fe(II) → SO4

ㆍ + SO4
2+ Fe(III) (19)

3.2. 킬레이터 첨가에 의한 페놀 제거능 향상 평가

3.2.1. Citrate 첨가

실험 3~5의 반응성은 크게 차이가 나지 않으므로 과황

산이 비교적 적게 주입된 실험 3의 농도 조건 Persulfate:

Fe(II):Phenol 20:10:1으로 Citrate 첨가 실험을 진행하였

다(Fig. 2). 실험 7, 8에서 Citrate≡ Fe(II) 착물과 과황

산과 반응하면서 제거 효율이 최대 100%까지 크게 향상

되지만, 실험 4,5에서 Citrate≡ Fe(II) 착물과 과황산의

반응성은 크게 감소하면서 제거 효율이 약 20%까지 감소

했다(실험 10). 

Citrate 농도가 Fe(II)보다 높을 때, Citrate≡ Fe(II)의

안정적인 착물 형성으로 인해 과황산의 Fe(II)에 대한 접

근을 차단하여 Fe(II)≡ Citrate 착물과 과황산 사이에 교

환 반발력이 생기는 ‘입체 방해(Steric hindrance)’가 발생

하기 때문에 과황산 활성화가 저하되고, 착물을 형성하지

못한 Fe(II)에 의해 1단계가 발생한 후 Fe(III) 생성이 저

하되면서 2단계에서 철 촉매 반응이 발생하지 않아 반응

이 제한되는 것으로 판단된다(Han, et al., 2014; Han et

al., 2015; Dong et al., 2017).

실험 6~10을 1단계, 2단계 제거 속도 모델링한 결과

(Fig. 2-c, Table 2) 실험 6~8의 1단계에서 k1은 35~43 h1

으로 실험 3에 비해 높은 속도 상수가 확인되었으며, 특

히 실험 7에서 1.5배 이상 높은 k1을 확인할 수 있었다.

2단계에서 0.25~1.87 h1 실험 3에 비해 높은 속도 상수

범위가 확인되었고, 특히 실험 7의 1단계는 최대 47배 이

상의 높은 속도 상수가 확인되었다. 1단계에서 킬레이

터 ≡ Fe(II) 착물에 의해 Fe(II) 용존성이 높아지면서 과

황산의 반응성이 증가하고, 2단계에서 Citrate에 의해 철

촉매 반응이 촉진되면서 지속적으로 과황산과 반응이 이

루어지는 것으로 판단된다(식 20-23)((Wu et al., 2014;

Dong et al., 2017; Wang et al., 2019).

SO4
∙+ R-COOH→ SO4

2+ ∙CO2
, ∙R + intermediates

 (20)

∙CO2
 + O2 → ROO∙ → Rox + O2

∙ (21)

Table 2. Two-compartment kinetic constants k1: First-stage k2: Second-stage

No. Factor PS/Fe(II)/Phenol Chlelator Fe2+: Chelator
Removal 

efficiency (%)
k1 k2 Ｒ

2

1

PS Conc.

5/10/1

- -

9.24 25.86 0.0047 0.941

2 10/10/1 21.84 34.39 0.01 0.978

3 20/10/1 38.17 26.71 0.04 0.992

4 40/10/1 49.2 34.34 0.062 0.999

5 50/10/1 55.6 38.09 0.088 0.999

6

Chelator

20/10/1

Citrate 

1:0.25 81.27 38.18 0.25 0.983

7 1:0.5 100 43.94 1.87 0.998

8 1:1 100 35.1 1.55 0.995

9 1:2 30.42 29.5 0.0025 0.981

10 1:4 16.34 25.62 0.002 0.997

11

Thiosulfate

1:0.25 90.34 33.46 0.33 0.999

12 1:0.5 72.64 29.09 0.11 0.987

13 1:1 59.85 26.16 0.017 0.999

14
Clay

- - 100 53.95 2.44 0.997

15
Citrate

1:0.5 100 28.43 0.61 0.996

16 Sand 1:0.5 90.22 33.88 0.22 0.997
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Fe(III)≡ Chelator 착물 + O2
∙ → Fe(II)≡ Chelator

착물 + O2 (22)

Fe(III)≡ Chelator 착물 + ∙CO2
 → Fe(II)≡ Chelator

착물 + CO2 (23)

실험 9,10의 2단계에서 0.002-0.0025 hr1으로 Citrate≡

Fe(II) 착물과 과황산 사이에 ‘입체 방해(Steric Hindrance)’

가 발생되면서 철 촉매 반응의 제한으로 반응이 크게 떨

어지는 것으로 판단된다. 

따라서, 본 연구의 20:10:1(과황산:Fe(II):페놀) 농도비에

서 Fe(II)과 Citrate의 최적 농도비는 1:1 또는 1:0.5로

판단된다. 따라서, Citrate≡ Fe(II) 착물을 이용하여 과황

산 활성화는 과황산과 Fe(II)의 최적 농도비와 Citrate와

Fe(II)의 최적의 주입 농도를 도출해야할 필요가 있다.

3.2.2. Thiosulfate 첨가

Fe(II)과 착물을 생성하면서 1단계 반응성을 높여주고,

Fe(III)를 빠르게 환원시켜 2단계의 반응성을 높이기 위해

킬레이터와 환원제로 주로 사용되는 Thiosufate를 무기 킬

레이터로 선정하여 실험을 진행하였다(Zhou et al., 2013)

(Fig. 3). 

Thiosulfate≡ Fe(II) 주입 농도비는 Fe(II)과 Citrate 최

적 주입 농도비(1:1, 1:0.5)와 동일한 농도비 실험 12,13

에서 페놀 제거 효율이 감소한 반면에 Thiosulfate를

Fe(II)보다 적게 주입한 실험 11에서 최대 페놀 제거 효율

을 확인할 수 있었다. 그러나 실험 11의 최종 제거 효율

Fig. 2. Result of phenol decomposition according to Fe(II) and citrate injection concentration ratio. (a) phenol removal efficiency, (b)

persulfate consumption rate, (c) two-compartment kinetic constant k1, k2, [PS]0 = 21.24 mM, [Fe(II)]0 = 10.62 mM, [Citrate]0 = 2.65~42.4

mM, [Phenol]0 = 1.06 mM, Fe(II):Citrate = 1:0.25-1:4.
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은 실험 7-8에 비해 낮은 제거 효율이 확인되었다. 최종

제거 효율에 대한 차이는 반응이 지속되어 Thiosulfate가

과황산 또는 황산 라디칼과 반응하면서 Thiosulfate 소모

되고, 라디칼 칭이 발생하면서 페놀 제거가 제한되는

것으로 판단된다.(식 23-24)(Riggs et al., 1967; Idnelli

et al., 1966).

S2O3
2+ SO4

∙ → SO4∙S2O3
2 (23)

SO4∙S2O3
2+ S2O3

2 → S4O6
2+ SO4

2 (24)

또한 이를 1단계, 2단계 제거 속도로 모델링한 결과(실

험 3-b, Table 2), 실험 12,13의 1단계에서 실험 9, 10

과 비슷한 속도가 도출되었으며 Citrate와 동일하게

Thiosulfate가 Fe(II)과 안정적인 착물을 형성되어, Citrate

보다 Thiosulfate가 Fe(II)과 착물 형성이 더 쉽게 일어나

동일한 농도의 Thiosulfate로 Citrate에 비해 Fe(II)과 착

물을 쉽게 형성할 수 있는 것으로 판단된다. 그에 비해 2

단계에서 실험 9, 10과 다르게 비교적 높은 k2가 확인되

었는데, Thiosulfate가 Fe(III)를 환원시키면서 황산라디칼

반응이 지속되는 것으로 판단된다(Wu et al., 2015)

Fe(II)과 과황산 공정에서 Thiosulfate를 킬레이터로 사

용할 경우, 1단계와 2단계 기작은 Citrate와 동일하게 발

생하지만 Thiosulfate는 Citrate에 비해 더 적은 농도로

Fe(II)와 안정적인 착물이 생성되어 과황산 활성화를 저해

하고 저농도의 Thiosulfate는 Fe(III)를 환원시켜 Fe(II)

생성이 촉진되지만, 과황산과 Thiosulfate가 과황산과 반

응하여 Thiosulfate가 소모되면서 2단계가 제한되지만,

Thiosulfate≡ Fe(II)은 과황산 반응을 크게 향상시킬 수

있으므로 Thiosulfate와 Fe(II)의 적절한 주입 농도비에 대

한 추가적인 연구가 필요하다.

 

3.3. 페놀 오염 퇴적물 처리

퇴적물 내 탄산염과 유기산 등에 의한 성분으로 중성의

pH를 유지하며 퇴적물 완충능에 의해 크게 변하지 않는

다(Kim et al., 2000). 중성의 pH에서 Fe(II)은 비교적

빠르게 산화되면서 과황산 활성화능을 저하시킬 수 있다.

그러나 본 실험에서 액상과 동일하게 Citrate≡ Fe(II) 착

물은 pH를 크게 감소시켜 초기 pH가 2~3으로 설정이

되었으므로 중성 pH에서의 Fe(II) 산화의 영향은 적을 것

으로 예상되었다. 

액상 실험에서 Citrate를 주입하지 않는 조건에 비해

Citrate≡ Fe(II) 착물은 과황산을 활성화를 증가시키면서

2시간이내 페놀은 100% 제거됨을 확인하였다. 따라서, 액

상 실험 결과를 바탕으로 퇴적물 내 Citrate를 주입하여

생성된 Citrate≡ Fe(II) 착물을 이용하여 과황산 활성화를

증가시켜 오염된 퇴적물을 처리하고자 하였다.

그 결과, 액상실험과 다르게 Citrate를 주입하지 않은

실험 15에서 1시간 이내 페놀은 100% 제거되고, Citrate

주입한 실험 15에서 1시간 이내에 페놀은 약 70% 제거

되고, 4시간 이후에 100% 제거되었지만 큰 입자의 모래

퇴적물의 실험 16에서 4시간 이후에도 페놀은 완전히 제

거되지 않았다(Fig. 4). 점토질의 오염된 퇴적물 내

Citrate≡ Fe(II) 착물 주입은 오염 물질 처리 속도를 감

소시키지만, 최종적으로 오염 퇴적물을 완전히 처리할 수

Fig. 3. Result of phenol decomposition according to Fe(II) and thiosulfate injection concentration ratio (a) phenol removal efficiency, (b)

two-compartment kinetic constant k1, k2, ([PS]0 = 21.2 mM, [Fe(II)]0 = 10.6 mM, [Thiosulfate]0 = 2.65~10.6 mM, [Phenol]0 = 1.06 mM,

Fe(II):Thiosulfate = 1:0.25-1:1.
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있음을 확인하였다. 모래 퇴적물과 점토질 퇴적물의 제거

효율 차이는 1단계에서 입자 크기와 관계없이 Citrate≡

Fe(II) 착물에 의해 과황산이 활성화되지만 2단계에서 모

래 퇴적물에 비해 입자 크기가 작아 표면적이 넓은 퇴적

물 내 유기물질이 다량 분포해있어(Table 1) 유기물에 의

해 과황산이 지속적으로 활성화 되어 오염물질을 제거하

는 것으로 판단된다. 

실험 15, 16의 각 1단계에서 33.88 h1, 28.43 h1으로

실험 16의 1단계 제거 속도가 더 높았지만 실험 15의 1

단계와 큰 차이를 보이지 않았다. 그러나 이후 실험 15에

서 2단계 제거 속도가 0.61 h1으로 실험 16에 비해

(0.22 h1) 약 3배 증가하면서 제거 속도가 더 빨라진다.

또한 소모된 과황산의 제거 경향과 동일하게 1단계에서

실험 16의 과황산 소모가 더 크지만 2단계에서 실험 15

에서 더 많은 과황산 소모가 일어났다(Fig. 4-b). 

따라서, 퇴적물에 주입된 Fe(II)와 Citrate는 착물을 형

성함과 동시에 유기물과 추가적으로 착물을 형성하면서

입체 방해로 인해 과황산 반응을 저해하지만, 퇴적물 유

기물은 과황산과 반응하면서 황산라디칼을 생성함과 동시

에 분해되고 추가적으로 입체 방해 가 저하되어 과황산과

Fe(II) 반응이 지속한다(식 25-30)(Yang et al., 2006;

Chien et al., 2016).

Chelator + Fe(II) + Organic Matter→ Chelator≡ Fe(II)≡

Organic Matter 착물 (25)

Chelator≡ Fe(II)≡ Organic Matter 착물 + S2O8
2 →

SO4
ㆍ + RH + Chelator≡ Fe(II) 착물 (26)

Chelator≡ Fe(II) 착물 + S2O8
2 → Fe(III) + S2O8

ㆍ 

(27)

Fig. 4. Result of contaminated sediment treatment. (a) phenol removal efficiency, (b) persulfate consumption rate, (c) two-compartment

kinetic constant k1, k2, [PS]0 = 21.24 mM, [Fe(II)]0 = 10.62 mM, [Citrate]0 = 5.31 mM, [Phenol]0 = 1.062 mM, S/L = 1/5, Fe(II): Chelators =

1:0.5.



Fe(II)에 의해 활성화된 과황산을 이용한 페놀 오염 퇴적물 처리 타당성 평가 85

J. Soil Groundwater Environ. Vol. 25(4), p. 77~86, 2020

SO4
ㆍ + RH → Rㆍ (28)

Rㆍ + S2O8
2 → SO4

ㆍ (29)

Chelator≡ Fe(II) 착물 + S2O8
2 → Fe(II) + S2O8

ㆍ 

(30)

그러나 실험 14의 각 단계에서 53.95 h1, 2.34 h1으로

실험 15, 16에 비해 높은 속도 상수와 과황산의 소모가

확인되었다. 1단계에서 퇴적물 유기물이 Fe(II)와 착물을

형성하여 킬레이터 역할을 수행하면서 페놀 제거 효율이

크게 증가하고, 이후 2단계에서 Fe(III) 환원을 동시에 유

기물의 과황산 활성화에 의해 페놀 제거가 지속적으로 발

생하는 것으로 판단된다(Himes et al., 1957; Karlsson

et al., 2006, Liu et al., 2016).

오염된 퇴적물 처리 결과를 바탕으로 처리 효율이 가장

높은 실험 14를 기준으로 물벼룩(D.magna)를 이용하여

킬레이터 주입 없이 최적 농도의 Fe(II)와 과황산을 이용

하여 페놀 오염 퇴적물을 처리하여 무해화 효율을 평가하

였다(식 31). 

TUt = 100/LC50(%) (31)

그 결과, 처리 전 퇴적물의 TU 59244에서 과황산 처

리 후 퇴적물의 TU는 17013으로 71.3%의 독성저감 효

율을 확인하였다. 따라서 Fe(II)를 이용하여 과황산 활성

화를 통하여 오염된 퇴적물 처리는 대상오염물질을 완전

분해함으로써 최종적으로 무해화가 이루어지면서 퇴적물

내 Fe(II)과 과황산 주입의 적용성이 확인되었다. 그러나,

퇴적물 또는 토양의 특성 상 지역마다 성상이 크게 달라

지므로 대상 퇴적물의 Fe(II)과 과황산 적용성 평가를 할

필요가 있다. 

4. 결 론

페놀로 오염된 퇴적물을 처리하기 위해 액상 내 Fe(II)

과 과황산을 주입하여 최적 주입 농도 비율을 결정하고,

과황산과 Fe(II)의 반응성 향상을 위해 Citrate 또는

Thiosulfate을 주입하여 최적 주입 농도 비율 결정 후 과

황산과 Fe(II)을 이용한 퇴적물 처리 타당성을 평가하였다. 

모든 조건에서 Fe(II)에 의한 과황산의 빠른 활성화 구

간을 1단계, 철 촉매 작용과 유기물에 의한 과황산의 느

린 활성화 구간을 2단계로 선정하여 구분하였다. 1차 반

응식을 이용하여 각각의 단계를 2구간 모델식으로 해석하

였고, 모델링 결과는 페놀 제거 효율을 잘 표현한 것으로

확인되었다. Fe(II)/과황산의 1단계와 2단계의 속도 상수

는 전반적으로 과황산 주입 농도에 비례하였다. 특히 가

장 높은 제거 효율이 확인된 과황산:Fe(II):페놀 50:10:1

농도비의 1단계 제거속도는 가장 낮은 제거 효율이 확인

된 5:10:1 농도비의 1단계 제거속도에 비해 약 1.5배 증

가했지만, 50:10:1농도비의 2단계 제거속도는 5:10:1 농도

비의 2단계 제거속도에 비해 18배 이상 증가했다.

Citrate와 Thiosulfate를 각각의 최적 Fe(II):킬레이터 주

입 농도비 1:0.5, 1:0.25보다 고농도로 주입 시 제거 속도

는 킬레이터 주입 농도에 반비례하는 결과가 확인되었다.

Thiosulfate는 Citrate보다 킬레이팅능이 뛰어나 Citrate보

다 낮은 농도로 과황산과 Fe(II)의 초기 반응을 제한할

수 있다. 저농도의 Thiosulfate는 Fe(II)과 반응이 제한되

면서 과황산 활성화가 저하되므로 페놀 제거에 한계를 가

지므로, Fe(II)보다 저농도로 주입되지만 100% 페놀 제거

효율이 확인된 Citrate를 과황산 활성화의 최적 킬레이터

로 선정하였다. 

오염된 점토질 퇴적물에서 Fe(II)/과황산은 1시간 이내

페놀을 100% 분해하였고 1단계와 2단계 페놀 제거 속도

상수는 킬레이터 주입 조건보다 최대 4배 이상 제거 속도

가 증가하였으므로, Fe(II)/과황산을 이용하여 오염된 퇴적

물의 신속한 처리가 가능할 것으로 보인다. 모래와 점토

질 퇴적물 내 킬레이터 주입 조건에서 1단계 속도상수는

각각 28.43 h1, 33.88 h1으로 모래 퇴적물에서 더 높은

속도상수가 확인되었지만, 2단계에서 각각 0.61 h1,

0.33 h1으로 점토질 퇴적물에서 속도상수는 약 3배 증가

하면서 페놀은 점토질 퇴적물 조건에서 4시간이내 100%

분해되었다. 따라서, 모래 퇴적토에 비해 점토질 퇴적물에

포함된 고함량의 유기물은 Citrate≡ Fe(II) 착물과 반응하

여 과황산 활성화에 영향을 끼칠 것으로 판단된다. 

본 연구에서 오염된 퇴적물이 1시간 이내 처리가 완료

된 과황산:Fe(II):페놀 20:20:1의 농도비로 독성 평가를 진

행하여 최종 무해화 결과를 확인하였을 때 71.3%의 독성

저감 효율을 확인하였다. 따라서, 해당 지역의 오염된 퇴

적물은 Fe(II)에 의해 활성화된 과황산을 이용하여 효율적

으로 처리 가능할 수 있을 것으로 판단되지만 퇴적물의

특성 상 지역이나 환경에 따라 크게 상이하므로 각기 다

른 환경의 퇴적물 특성을 확인하고 다른 환경의 퇴적물

내 Fe(II)/과황산에 대한 추가적인 연구가 필요하다.
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