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A study on removal mechanism of As and Sb 

from aqueous solutions using nanosized Mackinawite(FeS)

Hyejin Seong

Department of Ocean Energy and Resources Engineering

Graduate School of Korea Maritime and Ocean University

Abstract

Arsenic (As) and antimony (Sb) have multiple oxidation states (-3, 0, +3, +5) 

and their behaviour in environments (e.g. toxicity, mobility, adsorption capacity) 

can be varied depending on their speciation. Accordingly, the importance of 

studying on removal mechanism under the various oxidation or reduction 

conditions has been recognized. 

This study was aimed to investigate the removal mechanism of As( ), As( ), Ⅲ Ⅴ

Sb( ), Sb( ) with mackinawite (FeS), a reduced iron sulfide, by conducting Ⅲ Ⅴ

batch experiments such as equilibrium experiments and adsorption envelope 

experiments under a strictly anaerobic condition. The transformation of oxidation 

state during the reaction was also investigated in aqueous phase through the 

speciation methods and in solid phase using spectroscopic methods such as 

X-ray Photoelectron Spectroscopy (XPS), X-ray Absorption Spectroscopy (XAFS), 

Scanning Electron Microscope-Energy Dispersive Spectroscopy (SEM-EDS). 

The results of batch studies demonstrate that the important parameters 

controlling the reaction of As or Sb with mackinawite are the oxidation state of 

As or Sb in aqueous phase and pH conditions in reaction batches. The removal 

efficiencies of As( ) and Sb( ) are much higher than those of As( ) and SbⅢ Ⅲ Ⅴ

( ). The removal efficiencies of As or Sb by mackinawite is also highly Ⅴ

pH-dependent showing the rapid decrease of removal under neutral or alkaline
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pH conditions. These behaviors can be explained by the low solubility of 

mackinawite at pH more than 6. At this pH range, the surface reaction is 

dominantly responsible to the removal of As or Sb and negative surface charges 

of both mackinawite and oxyanions of As or Sb seemed to cause electrostatic 

repulsion between the surfaces. Based on the results of spectroscopic study, the 

information on the reaction species of As or Sb with mackinawite in solid phase 

was obtained. In the case of As, regardless of initial oxidation states, As was 

found to be precipitated as As2S3 at pH 5 whereas absorbed on the surface of 

mackinawite at pH 7 and 9. Similar to the reaction between As and 

mackinawite, Sb seemed to be precipitated as Sb2S3 under pH 5 by reacting 

with S2- ion dissolved from mackinawite (FeS), whereas, under pH 7 and 9, it 

was suggested that the predominant reactions for Sb removal were the 

adsorption of Sb on the mackinawite and the precipitation of Sb2O5 due to low 

solubility of Sb2O5. The results of this study demonstrated the analogous 

reaction mechanism of As and Sb species with mackinawite under anaerobic 

environments. 

KEY WORDS : 비소 안티모니 매키나와이트Arsenic ( ), Antimony ( ), Mackinawite ( ), 

흡착 침전Adsorption ( ), Precipitation ( )
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제 장  서 론

개요 

비소 와 안티모니 는 주기율표에서 족 족 원소에 속하는 (Arsenic, As) (Antimony, Sb) VA (15 ) 

준금속 으로 금속과 비금속의 중간적 성질을(metalloid) 나타낸다 두 원소와 그 화합물들은  . 

독성이 강하고 다른 대부분의 중금속들이 양이온으로 존재하는 것과 달리 다원자 , 

음이온으로 존재하여 토양 및 지하수 내에서 이동성이 높아 이로 인한 환경 문제가 주목을 

받고 있다 그 중 비소는 특정유해물질로 분류되어 과 같이 수질 및 토양 오염에 . , Table 1

대해 기준 농도가 규정되어 있으나 안티모니는 환경정책기본법에서 하천수와 호소수에 대해 

이하로 규정되어 있을 뿐 기타 수질 및 토양오염에 대한 기준은 확립되어 있지 0.02 mg/L 

않다 또한 두 원소는 산화환원전위에 민감하여 와 에 따라 다양한 산화상태. , pH Eh (-3, 0, +3, 

를 보이며 독성 및 이동도 흡착능이 매우 상이하게 변할 수 있다+5) (Baes & Mesmer, 1976), , . 

따라서 위해성 평가를 실시하거나 관리 기준치를 설정하기 위해 다양한 산화환경 및 

환원환경에서의 제거 메커니즘을 연구할 필요가 있다. 

두 원소 중 비소의 메커니즘에 대한 연구는 활발히 진행되어 왔으나 안티모니에 대한  

연구는 거의 없으며 특히 환원환경에서의 메커니즘에 관한 연구는 매우 미미한 실정이다, . 

그러나 비소와 안티모니는 동족원소로서 화학적 성질이 유사하므로 그 메커니즘 또한 

유사할 것으로 예상된다 환원환경에서의 비소 제거에 관한 연구는 주로 영가철. (zerovalent 

을 이용하여 수행되었고 제거효율도 우수하다고 알려져 있다iron, ZVI) (Nikolaidis et al., 

그러나 영가철은 물과 반응하여 혐기성 부식을 발생시킨다는 단점이 있다 이로 인해 2003). . 

자철석 녹청 적철석 등의 수산화철로 산화되어 본래 지니고 있는 환원력을 소모하게 , , 

된다 뿐만 아니라 부식 과정에서 수소가스가 발생하여 오염 물질의 (Manning et al., 2002). 

제거효율을 감소시킨다 반면에 환원성 철광물인 (Henderson & Demond et al., 2007). 

매키나와이트는 혐기성 부식반응에 대해 훨씬 안정하여 수소가스의 발생이 미미하며, 

오염물질과 매키나와이트의 반응에 의해 생성된 수산화철 혹은 철 이온은 황산염 

환원미생물의 대사를 통해 재생될 수 있다는 장점을 가지고 있다(Wolthers et al., 2005). 

매키나와이트는 환원환경에서 쉽게 발견되는 철광물로서 실험실에서 습식 침전법으로 

합성이 가능하며 합성된 매키나와이트는 나노 크기임이 알려졌다, (Jeong et al., 2 나노 008). 
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크기로 인해 비표면적이 높고 결정구조 내에 , Fe2+와 S2-의 환원상태의 원소를 가지고 있어 

환원력이 뛰어나므로 수용액 내 중금속 이온들을 제거하는 효과적인 흡착제로 쓰인다(Morse 

& Arakaki, 1993).  

따라서 본 연구에서는 환원성 환경에서 흡착능과 환원력이 높은 매키나와이트를 이용하여  

수용액 내의 비소 및 안티모니의 제거 메커니즘을 파악하고자 하였다

수질

환경정책기본법 

(2013)

하천 호소 및 해역의 사람의 건강보호 항목에 해당 비소, ( )

이하: 0.05 mg/L 

수질 및 수생태계 

보전에 관한 법률 

(2015)

특정수질유해물질에 해당 비소 및 그 화합물( ) 

이하  : 0.01 mg/L 

먹는 물 수질기준 

및 검사 등에 

관한 규칙 (2014)

건강상 유해영향 무기물질에 해당 비소 및 그 화합물( )

이하 : 0.01 mg/L 

샘물 염지하수의 경우 이하: 0.05 mg/L ※ ・

토양
토양환경보전법

(2015)

토양오염물질에 해당 비소 및 그 화합물( )

지역1 지역2 지역3

토양오염우려기준 (mg/kg) 25 50 200 

토양오염대책기준 (mg/kg) 75 150 600 

Table 1 Domestic environmental standard of arsenic
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비소 및 안티모니의 특성

비소는 다양한 산화상태 를 가지며 자연환경에서는 주로 혹은 (-3, 0, +3, +5) , As( ) Ⅲ

로 나타난다 자연수에서는 산소와 결합하여 산화음이온 형태로 존재하며 그 형태는 As( ) . Ⅴ

H2AsO3
-, HAsO3

2-, H2AsO4
-, HAsO4

2- 등과 같다 일반적으로 가 보다 흡착능이  . As( ) As( )Ⅲ Ⅴ

낮아 이동성이 높고 독성이 약 배 강한 것으로 알려져 있다, 40 ~ 60 (Dutre & Vandecasteele, 

비소의 산화상태는 의 영향을 많이 받으며 에 따른 화학종의 1995; Moon et al., 2004). pH , pH

분포는 과 같이 나타난다 자연수와 같은 영역 에서 는 Fig. 1 . pH (pH 5 ~ 8) As( ) HⅤ 2AsO4
-, 

HAsO4
2-와 같이 음이온으로 존재하는 반면 는 중성분자인 As( ) HⅢ 3AsO3로 존재함을 알 수 

있다 또한 는 이상에서 음이온으로 존재한다. , As( ) pH 9.2 . Ⅲ

안티모니도 비소와 마찬가지로 개의 원자가 를 가지며 주로 나 4 (-3, 0, +3, +5) , Sb( )Ⅲ

로 존재한다 가 보다 약 배 정도로 강한 독성을 가지고 있으며 이로 Sb( ) . Sb( ) Sb( ) 10 , Ⅴ Ⅲ Ⅴ

인한 만성중독 증상은 비소와 유사하다고 알려져 있다(Elinder & Friberg, 1983; Lawreys & 

는 물에 쉽게 용해되는 반면 는 미만의 용해도를 가지며 Hoet, 2005). Sb( ) Sb( ) 5 mg/L pH Ⅴ Ⅲ

의 범위에서 중성분자로 존재한다 이는 에서 확인할 수 있으며 이상의 2 ~ 10 . Fig. 2 , pH 10.4 

알칼리 조건에서는 산소가 해리되어 H2SbO3
- 혹은  Sb(OH)4

-의 산화음이온으로 나타난다.   

Fig. 1 Arsenic speciation schematic diagram as a function of pH (Kang et al., 2000)

Fig. 2 Antimony speciation schematic diagram as a function of pH (Kang et al., 2000)
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비소 및 안티모니의 제거 기술 

비소를 대상으로 하는 제거 기술에 비해 안티모니에 관한 연구는 매우 제한적으로 

수행되어왔다 그러나 비소와 안티모니는 주기율표의 같은 족에 위치하는 원소로서 그 

화학적 특성이 유사하므로 처리 방법 또한 유사할 것으로 알려져 있다 비소의 제거 기술은 

침전 흡착 양이온교환 막분리 등이 사용되어 왔으며 이 중 흡착에 대해 최근 많은 연구가 

수행되고 있다

침전 

침전 기술은 지하수 중 존재하는 비소 및 안티모니를 대규모로 제거하는 주 처리 

방법으로서 비소를 불용성 고형물로 침전시키고 고액분리를 통해 비소를 처리하는 과정으로 , 

이루어진다 과 같이 전처리 조절과 응집제 첨가를 통한 응집 및 침강 정화 침전 . Fig. 3 , pH , , 

과정을 통해 비소가 고형물로 변하게 된다 이 때 전처리 과정에서는 과산화수소. , (H2O2), 

차아염소산나트륨 과망간산칼륨(NaOCl), (KMnO4 등을 산화제로 사용한다 침전 방법에 따라 ) . 

응집 철망간 산화 석회 연수화 등으로 구분할 (coagulation), / (Fe/Mn oxidation), (lime softening) 

수 있는데 그 중 응집을 이용한 처리에서는 철 응집제 와 알루미늄 응집제 (ferric salts)

가 가장 많이 사용된다(alum) (Gulledge & O'Connor, 1973; Edwards, 1994; Scott et al., 1995). 

에 의하면 일반적으로 수용액 내의 는 하이포아염소산 을 이용하여 Gregor (2001) As( ) (HClO)Ⅲ

로 산화시키는 전처리 과정을 거치고 는 알루미늄 응집제를 이용하여 제거할 수 As( ) , As( )Ⅴ Ⅴ

있다 는 알루미늄 응집제를 이용하여 비소를 제거하는 연구를 . McNeil and Edwards (1995)

수행하여 제거효율이 라고 보고하였다 안티모니의 경우 철 응집제를 사용한 6 ~ 74 % . , 

경우의 제거효율이 더 약 로 보고되어 알루미늄 응집제를 사용한 경우에 비해 높은 98 %

제거효율을 보였다 는 (Guo et al., 2009; Kang et al., 2003; Wu et al., 2010). Gue et al. (2009)

철 응집제를 이용한 비소와 안티모니의 제거 연구를 수행하여 제거효율은 As( )> Sb( )> Ⅴ Ⅲ

순으로 높다고 밝혔다As( )> Sb( ) . Ⅲ Ⅴ
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Fig. 3 Overall diagram of a precipitaion (USEPA, 2002)
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흡착 

흡착 기술은 타 공정보다 단순한 공정으로 설치 및 운영비가 적고 생산되는 슬러지의 , 

양도 비교적 적다는 장점으로 소규모 처리에 많이 이용되고 있다(Gu et al., 2005; Rahaman 

흡착의 원리를 나타내는 모식도를 에 나타내었다 흡착을 통한 et al., 2008). Fig. 4 . 

오염물질의 제거효율은 높지만 고체상 오염물질의 재용출이 발생할 수 있다는 가능성이 

있어 이를 해결하기 위한 연구가 활발하게 수행되었다 특히 환원환경에서는 지상의 . , 

산화환경보다 비소의 재용출 가능성이 낮다는 점에서 지하 심부의 환원환경에서 적용하는 

원위치 처리 기술에 대한 관심이 높아지고 있으며 그 중 영가철을 반응벽체의 매질로 , 

적용하여 지하수 내의 비소를 흡착하는 연구들이 진행되었다(Nikolaidis et al., 2003). 

안티모니에 대한 연구는 비소와 비교하여 매우 적게 수행되었지만 철이나 망간 수산화물의 

표면에 흡착시켜 제거한 연구가 보고된 바 있다(Belzile et al., 2001).

이온교환 

이온교환은 물에 용해된 오염물질이 양이온 및 음이온을 취한 상태로 와 같이  Fig. 5

이온교환수지를 통과할 때 당량이 다른 같은 부호의 이온을 교환하는 기작으로 이를 통해 

지하수 내 비소를 제거할 수 있다 이 때 이온교환수지는 무기질 이온교환수지와 유기질 . , 

이온교환수지로 대별되며 유기질 이온교환수지는 산성양이온 교환수지 염기성음이온, ( ) , ( ) 

교환수지 킬레이트 수지 그리고 유기물 흡착수지로 분류할 수 있다 일반적으로 비소는 , . 

산화음이온 상태로 존재하므로 음이온을 교환하는 강염기성 수지를 사용하여 처리한다. pH 

이하의 영역에서 는 음이온으로 존재하는 반면 는 중성이온으로 존재하여 9 As( ) As( )Ⅴ Ⅲ

제거되지 않으므로 전처리 과정에서 를 로 산화시키는 공정이 추가로 요구된다As( ) As( ) . Ⅲ Ⅴ

그리고 지하수 내에 혹은 Fe( ) SOⅢ 4
2-가 존재하는 경우 제거효율이 떨어진다는 단점이 있다. 

이는 은 와 복합체를 형성하여 이온교환이 일어나지 않으며Fe( ) As( ) , SOⅢ Ⅴ 4
2-는 비소와 

경쟁관계를 가져 이온교환수지의 수명을 단축시키기 때문이다(USEPA, 2000a; USEPA, 2002). 

안티모니는 및 등의 이온교환수지를 사용한 제거연구가 Dithiocarbamate Resins Chelex-100 

수행된 바 있다(Dingman et al., 1974; Milley & Chatt, 1987).    

막분리 

막분리 기술은 지하수가 멤브레인 필터를 통과할 때 과 같이 오염물질만 선택적으로 Fig. 6

통과하지 못하도록 하는 처리법으로 역삼투 전기투석 방법으로 분류된다 역삼투, . (reverse 

방법은 삼투압 이상의 압력을 가해 구동력으로 물질을 이동시키는 방법이며osmosis, RO) , 

전기투석 방법은 전위와 이온교환막을 통해 양이온과 음이온을 선택적으로 (electrodialysis) 



- 7 -

투과시키는 방법이다 그 중 역삼투 방법을 이용하여 는 는 . , As( ) 85 ~ 99 %, As( ) 61 ~ 87 Ⅴ Ⅲ

의 제거율이 확인된 바 있다 또한 안티모니의 제거에 대한 연구는 % (Jekel & Amy, 2006). , 

거의 없으나 역삼투법을 통해 수행된 바 있고 이를 통해 는 로 산화되고 , Sb( ) Sb( )Ⅲ Ⅴ

제거효율은 약 이상이라고 밝혀졌다80 % (Kang et al., 2000).  

Fig. 4 Overall diagram of a adsorption 

 (USEPA, 2002) 

Fig. 5 Overall diagram of a ion exchange

(USEPA, 2002) 

Fig. 6 Overall diagram of a membrane 

(USEPA, 2002)
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매키나와이트 의 특성

매키나와이트는 혐기성 퇴적환경이나 대수층에서 철과 황의 반응에 의해 최초로 형성되는 

산휘발성 황화물 로서 주로 황산염 환원 미생물(acid volatile sulfide, AVS) (sulfate reducing 

에 의해 형성된다 이러한 매키나와이트는 나노 bacteria, SRB) (Bermer, 1967; Rickard, 1995). 

크기의 미립자이며 실험실 환경 에서 생물학적 및 비생물학적 방법으로 합성이 , (25 )℃

가능하다고 알려져 있다 생물학적 합성 방법은 황산염 환원 미생물의 대사 작용에 의해 . 

황산염 이 황화염 으로 환원된 후 철 이온과 반응하여 침전된 매키나와이트를 (sulfate) (sulfide) , 

얻는 방법이다 비생물학적 합성 방법은 철 이온 혹은 철 금속에 황 이온 용액을 혼합하는 . 

방법이다(Rickard, 1995; Lennie et al., 1995). 

이러한 방법들에 의해 생성된 매키나와이트는 공간군을 갖는 사면체 구조에 P4/nmm 

속하며 결정 구조 내의 각각의 철 원자는 개의 황 원자와 배위하여 층을 이루고 있다, 4 ( 

층 내에서 개의 철 원자는 Carnegie Institute of Washington Geophysical Laboratory, 1970). 4

상대적으로 짧은 간격 으로 정사각형으로 배위를 이루고 이로써 나노 크기의 입자를 (2.6 ) , Å

설명할 수 있다 이 층들은 결정축을 따라 배열되며 약한 (Vaughan & Ridout, 1971). c , 

반데르발스 결합을 이루고 있다 이에 따라 (Van der Waals) (Vaughan & Craig, 1978). 

초기에는 약한 결정 구조를 가지나 황이나 산소의 영향으로 점차 그레자이트(greigite, 

Fe3S4 나 황철석) (pyrite, FeS2 과 같이 더 산화된 상태 안정한 상태로 전이되는 특성이 ) , 

있다(Berner, 1981; Benning et al., 2000; Rickard & Morse, 2005; Rickard & Luther, 2007). 

완전한 전이는 오랜 기간이 걸리고 고온에서는 전이가 더 빨리 이루어진다고 알려져 

있다 따라서 온도와 산소를 엄격하게 제어한 환원환경에서는 오랜 (Benning et al., 2000). 

기간 동안 매키나와이트로 존재할 것으로 기대된다. 

매키나와이트는 비표면적이 커서 흡착능이 좋고 결정 구조 내에 , Fe2+와 S2-의 환원 상태의 

원소가 존재하므로 환원능이 크다는 특성이 있다 예를 들어 . DCE(dichloroethylene), TCE(tri- 

등의 염소유기화합물을 환원하여 탈염소 반응을 chloroethylene), PCE(tetrachloroethylene) 

일으키거나 산화 및 환원에 민감한 금속성 오염물질에 대해 더 낮은 산화수를 가진 

금속으로 환원 혹은 침전시켜 제거하는 연구가 활발히 이루어지고 있다 특히 용해된 . , Fe2+에 

의해 독성이 강한 Cr6+이 Cr3+으로 환원이 가능함이 확인되었다(Patterson et al., 1997; 

Boursiquot et al., 2002; Mullet et al., 2004). 

또한 매키나와이트는 친구리성 을 지녀 가의 양이온성 중금속, (chalcophilic nature) 2 (Co2+, 

Cd2+, Hg2+, Mn2+, Ni2+, Pb2+ 등과 불용성의 황화물을 형성하므로 수용액 내의 중금속 이온을  )

제거하는데 효과적이다(Morse & Arakaki, 1993; Coles et al., 2000; Billon et al., 2001; Jeong 
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매키나와이트가 가 중금속을 제거하는 메커니즘은 & Hayes, 2007; Jeong et al., 2007). 2

다음의 식 과 같다(1-3) . 


  ⇔   

 (1)


  ⇔

  (2)

    ⇔  (3)

식 은 가 중금속과 격자교환반응 에 의해 용해도가 낮은 (1)~(3) 2 (lattice exchange reaction)

황화물을 형성하는 메커니즘으로, M1
2+는 매키나와이트보다 용해도가 낮은 황화물을 

형성하는 금속이온이다(Brown et al., 1979; Gaudin et al., 1959). Fe2+가 용해되어 나온 

자리에 M1
2+가 들어가면서 중금속 이온(M1

2+ 과 철 이온) (Fe2+ 의 격자교환이 이루어짐을 )

의미한다 식 는 흡착반응의 메커니즘이며. (2) , M2
2+는 매키나와이트보다 용해도가 높은 

황화물을 형성하는 금속이온으로 표면에 흡착된다FeS (James & Park, 1975; Moigmard et al., 

식 은 침전반응의 메커니즘이다 매키나와이트는 양이온성 중금속 뿐만 아니라 1977). (3) . 

비소와 안티모니와 같이 산화음이온으로 존재하는 금속에 대해서도 제거능이 높다고 알려져 

있다(Gallegos, 2007, Han et al., 2011a). 
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제 장  실험 재료 및 방법

본 연구는 에 나타낸 혐기성 챔버의 내부에서 수행되었다 자연 환원환경을 Fig. 7 . 

모사하기 위해 4 % H2와 96 % N2로 혐기성 챔버를 충전하고 챔버 내에 존재할 수 있는 , 

미량의 산소를 제거하기 위해 촉매를 내장한 공기 순환장치를 설치하였다Pd . Pd-H2 간  

반응에 의해 산소가 제거되며 이를 통해 발생 가능한 , H2 가스는 S AgCl2 스크러버를  

설치하여 제거하였다 실험에 사용된 물은 탈이온된 증류수를 고순도 질소. 18.2 M (99.999 Ω 

로 시간 이상 폭기하여 용존 산소를 제거하였다%) 2 . 

Fig. 7 Glove box for anaerobic conditions (4% H2/ 96% N2)
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매키나와이트 합성 및 특성 분석 

나노 크기의 매키나와이트는 의 방법을 이용하여 합성하였다Butler and Hayes (1988) . 1.1 

M Na2S 5H․ 2 와 O 1.2 L 0.57 M FeCl2 4H․ 2 를 천천히 혼합한 후 자석교반기를 O 2 L , 

이용하여 일 간 반응시켰다 혼합 용액을 원심분리용기에 넣고 혐기성 챔버 3 . gas-tight 

밖에서 으로 분 동안 원심분리한 후 혐기성 챔버로 옮겨 상등액은 버리고 10000 rpm 15 , 

증류수로 채우는 과정을 회 반복하여 잔류염을 제거하고자 하였다 마지막 원심분리를 거쳐 5 . 

얻은 슬러리는 동결건조기로 건조시켜 파우더 형태의 매키나와이트를 합성하였다 합성한 . 

매키나와이트의 결정 구조를 확인하기 위해 를 X’pert MPD XRD(X-ray diffraction)

이용하여 조건에서 주사간격을 로 설정한 후CuK (40 kV, 30 mA) 0.01° , 2 theta 10 ~ α

구간의 회절값을 측정하였다60° .     

이와 같은 방법에 따라 합성된 나노 크기의 매키나와이트의 광물 및 물리적 특성은 Jeong 

및 에 의해 연구되었다 투과전자현미경et al. (2008) Lee et al. (2012) . (transmission electron 

및 광전자상관법 을 통해 매키나와이트의 입자 microscope) (photon correlation spectroscopy)

크기는 이며 비표면적은 3.5 ~ 21.7 nm , 103 ~ 424 m2 으로 밝혀졌다/g (Jeong et al., 2008). 

또한 매키나와이트는 산휘발성 황화물로 이하의 산성 조건에서 용해도가 급격히 , pH 6 

증가하며 이상에서는 용해도가 검출한계치 이하로 매우 낮음이 확인되었다, pH 7 (Lee et al., 

2012). 

매키나와이트의 영전하점에 대해서도 많은 연구가 수행되었으나 산소가 존재할 시 표면 

산화와 산성 영역에서의 급격한 용해도 증가로 인해 ~ pH 7.5(Wolthers et al., 2005), ~ pH 5 

등 모두 상이한 값으로 보고되었다 혐기성 조건에서 전기 영동법(Gallegos, 2007) . (electro- 

에 의해 측정된 매키나와이트의 영전하점은 보다 낮았다phoresis) pH 4 (Mullet et al., 2004). 

이로부터 매키나와이트의 영전하점은 산성 에 위치할 것으로 예상된다pH .      

수용액 상 화학종 분리 

수용액 상 화학종 분리는 고체상 추출 카트리지를 이용하여 (solid phase extraction) 

수행되었고 제조사에서 권장하는 전처리 방법은 다음과 같다 메탄올 를 사용하여 , . 2 mL

카트리지를 활성화 시킨 후 물 와 희석용액 를 차례로 주입하여 카트리지에 , 2 mL 2 mL

로딩할 시료의 용매 조건과 카트리지의 환경을 동일하게 조절하였다 그 후 시료를 . , 

카트리지에 통과시켜 화학종 분리를 수행하였다 이 때 시료는 비소와 안티모니의 화학종을 . , 

달리하여 농도가 각각 인 표준용액을 제조하여 이용하였고 희석용액은 5 mg/L , 2 % HNO3 

용액 과 를 각각 사용하여 분리효율을 비교하였다(pH < 1) acetate buffer(pH 5.5) .  
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음이온 교환 카트리지를 이용하여 비소의 화학종 분리를 수행하였다 이는 수용액 내의 . 

음이온을 카트리지 내의 음이온과 교환하여 제거하는 원리로 시료를 통과시키고 통과한 

의 농도를 As( ) ICP-OES(inductively coupled plasma optical emission spectroscopy, Ultima 2, Ⅲ

로 측정하였다 이 때 의 농도는 총 농도와 의 차이로 계산하였다Horiba) . , As( ) As As( ) .Ⅴ Ⅲ

역상 고체상 추출 카트리지를 이용하여 비소 및 안티모니의 화학종 분리를 수행하였다. 

이는 극성이 낮은 탄화수소 을 고정상으로 극성이 높은 수용액을 이동상으로 이용하여  (C18) , 

비극성 물질을 추출할 수 있는 카트리지이다. 

시료 를 용액 와 혼합하면 9 mL 1 % APDC(ammonium pyrrolidine dithiocarbamate) 1mL

용액 중의 및 가 와 착화합물을 형성하여 침전한다 침전물을 제거하기 As( ) Sb( ) APDC . Ⅲ Ⅲ

위해 필터 를 이용하여 필터링한 후 비극성 물질을 추출하는 0.2 (Whatman syringe filter) , ㎛ 

카트리지에 시료를 통과시켰다 카트리지를 통과한 및 의 농도를 로 . As( ) Sb( ) ICP-OESⅤ Ⅴ

측정하고 총 및 농도에서 차감하여 및 의 농도를 계산하였다 이를 , As Sb As( ) Sb( ) . Ⅲ Ⅲ

이용한 화학종 분리 방법의 모식도를 에 나타내었다Fig. 8 . 

Fig. 8 Diagram of speciation using Bond Elut C-18
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평형실험 

매키나와이트에 대한 비소와 안티모니의 흡착 특성을 파악하고 등온흡착식을 얻기 위해 , 

등온흡착실험을 수행하였다 매키나와이트 용액의 농도 반응 온도 및 시간 그리고 반응 . , 

속도는 고정하고 비소 및 안티모니 용액의 농도와 를 변수로 하여 실험을 수행하였으며 , pH

자세한 실험 방법과 조건은 및 와 같다Fig. 9 Table 2 . 

비소 용액은 AsNaO2 와 (sodium arsenite) HAsNa2O4 7H․ 2O(sodium arsenate dibasic 

를 이용하여 제조하였고 안티모니 용액은 heptahydrate) , C8H4K2O12Sb2 xH․ 2O(potassium 

와 antimony( ) tartrate hydrate) HⅢ 6KO6 를 이용 Sb(potassium hexahydroxoantimonate( ))Ⅴ

제조하였다 실험 시 를 고정하기 위해 버퍼 용액을 이용하였으며 사용한 버퍼는 . pH , sodium 

acetate(pH 5), 3-(N-morpholino)propanesulfonic acid(pH 7), 2-(Cyclohexylamino)ethanesulfonic 

이다 이 때 을 이용하여 이온 강도를 로 조절하였다acid(pH 9) . , NaCl 0.1 mol/L . 

흡착 반응이 완료된 시료는 필터를 통과시켜 고액분리한 후 화학종 분리를 0.2 , ㎛ 

수행하였다 총 농도로부터 화학종 별 농도를 계산하고 와 등온 . Langmuir Freundlich 

흡착식을 이용하여 평가하였다 이 때 흡착량은 실험이 종료된 후에 용액 중에 잔존하는 . , 

비소 및 안티모니의 농도를 다음의 식 에 적용하여 계산하였다(4) . 

여기서, qe 흡착 평형 상태에서 단위 당 흡착된 비소 및 안티모니의 양  : FeS g (mg/kg)

       C0 비소 및 안티모니의 초기 농도  : (mg/L)

       Ce 흡착 평형 상태에서 용액 중의 비소 및 안티모니의 농도  : (mg/L)

용액의 부피        V : (L)

투여량        W : FeS (g)

 

  × (4)
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Fig. 9 Flow chart of equilibrium experiments

고정 변수

반응온도 25 ℃ 용액 초기 농도As 0 ~ 150 mg/L

반응시간 72 h 용액 초기 농도Sb 0 ~ 500 mg/L

반응속도 60 rpm pH 5/ 7/ 9

이온강도 0.1 mol/L

용액 초기 농도FeS 1 g/L

Table 2 Specific condition of equilibrium experiments
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등온 흡착식

흡착물질과 흡착제 표면에서의 결합력이 단층 에만 작용하고 그 이상의 분리된 (monolayer) , 

층에서는 흡착이 발생하지 않는다고 가정한 식으로 식 와 같이 표현된다 일반적으로 (5) . 

대수층에서 중금속 등의 메커니즘 혹은 중성 유기화합물질의 흡착을 분석하는데 적합하다고 

알려져 있다. 

여기서, qm 단분자층을 형성하는 포화흡착량  : (mg/g) 

       qe 흡착 평형 상태에서 단위질량 당 흡착된 비소 및 안티모니의 양  : FeS (g) (mg/g)

       Ce 흡착 평형 상태에서 용액에 잔존한 비소 및 안티모니의 농도  : (mg/L)

       Kl 결합에너지와 관련된 상수  : Langmuir 

등온 흡착식

등온 흡착식의 흡착열이 표면이 덮이는 정도에 따라 지수적으로 감소된다고 Langmuir 

가정한 식으로 식 과 같이 표현된다 구리 납 황 화합물 등의 흡착화학적 흡착과 표면 (6) . , , (

침전 반응의 분석에 용이하다) .

여기서 qe 흡착 평형 상태에서 단위질량 당 흡착된 비소 및 안티모니의 양  : FeS (g) (mg/g)

       Ce 흡착 평형 상태에서 용액에 잔존한 비소 및 안티모니의 농도  : (mg/L)

       KF 흡착제의 흡착능을 나타내는 상수  : Freundlich 

값이 클수록 흡착능 양호            ( )

흡착동력의 크기를 나타내는 상수         n : Freundlich 

흡착이 쉽게 일어남 난흡착성            ( n 2 : , n 1 : )  ≥ ≤ 

 


(5)

  




       (6)
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실험 

매키나와이트는 에 따라 용해도의 차이를 보이며 이에 따른 반응메커니즘도 pH , 

상이하므로 에 따른 영향을 파악하기 위해 범위의 총 개 조건에서 pH pH 2 ~ 12 21 pH-edge 

실험을 수행하였다 이 때 는 시간 반응 후의 최종 이며 의 조절은 버퍼 대신 . , pH 72 pH , pH 0.1 

과 를 이용하였다 비소 및 안티모니의 농도는 등온흡착실험의 mol/L HCl 0.1 mol/L NaOH . 

결과를 바탕으로 선정하였고 그 외의 실험 조건 및 방법은 등온흡착실험과 동일하다, .  

고체상 분광학적 분석

매키나와이트와 비소 및 안티모니의 반응메커니즘을 확인하기 위해 매키나와이트 5 g/L 

용액을 용액과 에서 시간동안 반응시킨 후1 g/L As( )/As( )/Sb( )/Sb( ) pH 5, 7, 9 72 , Ⅲ Ⅴ Ⅲ Ⅴ

필터링을 통해 고체상을 분리하였다 이 때 비소 및 안티모니 용액은 배치실험과 같은 . , 

시약을 사용하여 제조하였고 버퍼 용액을 이용하여 를 고정하였다 반응이 완료된 후 , pH . 

고액분리를 통해 얻어진 고체상을 X-ray Photoelectron Spectroscopy(XPS), X-ray Absorption 

Spectroscopy(XAFS), Scanning Electron Microscope-Energy Dispersive Spectroscopy(SEM-EDS) 

등을 이용하여 분석함으로써 비소 및 안티모니의 화학종 분포를 확인할 수 있었고 시료의 , 

산화를 방지하기 위해 시료를 용기에 보관하고 분석 직전에 꺼내 이용하였다air-tight , .  

분석 

및 를 이용하여 매키나와이트와 반응한 비소 및 XPS(MultiLab 2000 ESCALAB-210)

안티모니의 고체상을 분석하였다 측정을 위한 시료는 혐기성 챔버 내에서 용기에 . air-tight 

넣어 보관하였고 짧은 시간의 시료 로딩을 제외하고는 산소의 접촉이 없도록 주의하였다, . 

측정 중에는 진공 상태가 유지되므로 산소와의 접촉은 우려하지 않아도 된다. Al-K alpha 

를 이용하여 구간에서 을 얻었고 각 원소의 에너지 범위를 source 0 ~ 1100 eV survey scan , 

낮은 통과 에너지로 측정하여 및 의 스펙트럼을 얻을 수 있었다 얻어진 As 3d Sb 3d . 

데이터는 프로그램을 이용하여 에너지 보정 및 피크 분리를 수행하였고 이를 CASA XPS , 

통해 비소 및 안티모니 표면의 조성 및 산화수를 확인할 수 있었다. 

분석

매키나와이트와 반응한 비소의 고체상에 대해 포항가속기연구소(3.0 GeV, 280-300 mA 

의 빔라인에서 분석을 실시하였다 혐기성 챔버 안에서 stored current) 8C(Nano XAFS) XAFS . 

시료를 캡톤 테이프에 붙여 봉합한 후 용기에 보관하였다 이를 분석 직전에 , air-tight . 
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개봉하여 헬륨 가스가 채워진 이온 챔버의 시료 홀더에 장착하였고 흡수 및 형광모드로 , As 

스펙트럼을 분석하였다 의 이론값인 근처에서 시료의 투과 K-edge . As K-edge 11866.7 eV 

에너지와 형광 에너지를 측정하였으며 를 이용하여 에너지의 위치를 , As(0) reference

보정하였다 분석을 통해 구간과 . XAFS X-ray near edge structure(XANES) Extended X-ray 

구간에서의 스펙트럼을 얻을 수 있었고 이는 Absorption Fine Structure(EXAFS) , IFEFFIT 

를 이용하여 분석하였다program package(Ravel and Newville, 2005) .   

분석

매키나와이트에 의한 안티모니의 표면 특성을 확인하기 위해 고체상 시료에 대해  

를 이용하여 분석을 수행하였다 시료를 백금으로 코팅하여 SEM-EDS(JEOL, JSM-7000F) . 

표면을 관찰하였으며 를 이용하여 구성 원소를 분석하였다, EDS .
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제 장  실험결과 및 고찰

매키나와이트 특성 분석 결과

합성한 매키나와이트의 회절 패턴은 과 같이 관찰되었고 이는 

매키나와이트의 결정학적 특성과 일치한다

Fig. 10 XRD patterns of synthetic mackinawite(FeS)
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수용액 상 화학종 분리 실험 결과 

비소와 안티모니의 화학종 분리에 효율적인 및 희석 조건을 결정하기 위해 희석 

용액에 따른 화학종 분리 효율을 비교하였으며 결과는 다음과 같다

음이온 교환 카트리지를 이용하여 비소의 화학종 분리를 수행한 결과를 아래의 에 Fig. 11

나타내었다 희석용액을 달리하여 실험을 한 결과 의 를 사용했을 때의 . , pH 5.5 acetate buffer

분리 효율이 HNO3 를 사용한 경우보다 높은 것을 알 수 있으며 이 때의 오차는 (pH < 1) ± 

로 나타났다 이는 산성 에서 는 모두 중성분자로 존재하고 는  0.2 % . pH As( ) As( )Ⅲ Ⅴ

음이온과 중성분자의 두 가지의 형태로 존재하는 반면에 근처의 영역에서 는 pH 5.5 As( )Ⅲ

모두 중성분자로 존재하고 는 모두 음이온으로 존재하여 카트리지를 통과할 때 As( )Ⅴ

의 제거율이 높기 때문이다 이는 에 의해 제안된 의 그래프로 As( ) . Smedley(2002) Fig. 12Ⅴ

설명할 수 있다. 

역상 고체상 추출 카트리지를 이용하여 비소 및 안티모니의 화학종 분리를 수행한 결과는 

과 같다 비소에 비해 안티모니의 화학종 분리 효율은 에 따라 민감하게 변화하며Fig. 13 . pH ,  

이는 기존의 문헌에서 보고된 바와 일치하는 결과이다 의 실험결과에  Yu et al. (2002)

의하면 이하에서는 카트리지에 뿐만 아니라 도 함께 잔존하므로 분리 pH 4 C-18 Sb(III) Sb(V)

효율이 낮은 반면 가 이상이 되면 가 카트리지를 통과하여 분리효율이 , pH 4 Sb(V) 100% 

높아지는데 이는 본 연구의 실험결과와 일치한다 본 연구에서는 를 희석용액 . acetate buffer

으로 사용하여 조절과 희석을 동시에 수행하였으며 제조한 버퍼용액의 인 에서 pH , pH pH 5.5

높은 분리효율을 얻었다 의 오차 를 이용한 경우에는 비소의 화학종 분리 (± 0.5 % ). LC-SAX , 

효율과 비교해서 안티모니의 분리에서 높은 오차를 얻었으므로 비소의 화학종 분리는 

를 이용하였고 안티모니의 화학종 분리는 을 통해 수행하였다LC-SAX , Bond Elut C-18 . 이 

때 분리 효율을 비교한 결과를 적용하여 희석 용액으로 의 를 , pH 5.5 acetate buffer

이용하였다.   
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Fig. 11 Separation efficiency of arsenic using LC-SAX

Fig. 12 Arsenite and arsenate speciation as a function of pH(a:arsenite, b:arsenate)  
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Fig. 13 Separation efficiency of arsenic and antimony using Bond Elut C-18 
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평형실험 결과 

비소의 평형 실험  

와 에 대해 초기 농도 및 의 변화에 따라 수행한 평형실험이 완료된 후 수As( ) As( ) pH , Ⅲ Ⅴ

용액 내 존재하는 비소의 총 농도 및 화학종 분포를 에 나타내었고 이를 통해  Fig. 14 ~ 19 , 

제거효율을 비교하였다 의 경우 초기 농도 에 대해 에서 제거되. As( ) , 150 mg/L pH 5 100 % Ⅲ

었으며 가 높을수록 제거효율이 각각 로 감소하는 경향을 , pH 50.63 %(pH 7), 20.35 %(pH 9)

보였다 는 초기 농도 를 그리고 에 대해 실험한 결과 제거효율이 . As( ) 100 mg/L pH 5, 7 9 , Ⅴ

그리고 로 보다 제거효율이 떨어지며 가 높아질수록 제거36.07 %, 10.59 % 8.95 % As( ) , pHⅢ

효율이 감소하는 것을 확인할 수 있었다 이는 조건에 따라 의 반응을 주도하는 반응. pH FeS

매커니즘이 달라지기 때문으로 사료된다 의 연구를 통해 의 용해. Rickard & Morse (2005) FeS

도는 이하에서는 가 감소함에 따라 급격히 증가하고 이상에서는 용해도가 매pH 6 pH , pH 6 

우 낮음을 알 수 있다 본 연구에서 적용한 에서는 용해된 의 . pH 5 FeS S2- 이온이 비소와 반 

응하여 황화비소의 침전을 형성함으로써 높은 제거율을 보인 것으로 보인다 반면 및 . pH 7 

에서는 의 표면에 비소가 흡착하는 반응이 일어났을 것으로 예상된다 이러한 pH 9 FeS . FeS 

용액 내에서 에 따른 비소의 반응은 에 의해 발표된 바 있는데pH Han et al. (2011) , Han et 

이 밝힌 이 반응패턴이 본 연구의 계에서도 유사하게 나타나고 있다al. (2011) As(III) As(V) . 

흡착에 의한 반응이 주로 나타나는 과 에서 매키나와이트는 영전하점 이상의 에pH 7 9 pH

서 전기적으로 음전하를 띠고 가 높아질수록 음전하량은 증가하기 때문에 산화음이온으, pH

로 존재하는 비소와 전기적인 반발력으로 인해 에서보다 에서 제거효율이 감소한 pH 7 pH 9

것으로 여겨진다 또한 와 비교하여 의 제거효율이 낮게 나타났는데 이는 에 . , As( ) As( ) pHⅢ Ⅴ

따른 비소 화학종의 변화로 설명할 수 있다 에 의하면 는 . Kang et al. (2000) As( ) pH 9.17 Ⅲ

이하에서 중성분자(H3AsO3 로 존재하고 그 이상의 범위부터 음이온) pH (H3AsO3
-, H3AsO3

2- 으)

로 존재한다 반면 는 이상에서 음이온. , As( ) pH 2.26 (HⅤ 2AsO4
-, HAsO4

2-, AsO4
3- 으로 존재하)

여 그리고 에서 매키나와이트와의 전기적인 반발력이 보다 크게 되므로 흡착pH 5, 7 9 As( )Ⅲ

에 의한 제거효율이 낮게 나타난 것으로 사료된다.  

평형실험이 수행된 각 실험 배치에서 비소의 수용액 상 화학종 분포를 통해 에 따른 산pH

화 및 환원상태의 변화를 확인할 수 있었다 과 에서 가 로 산화되는 . pH 7 pH 9 As( ) As( )Ⅲ Ⅴ

반응이 발생하였고 산화된 비율은 초기 농도의 로 가 높을수록 , 19 %(pH 7), 29 %(pH 9) pH

산화된 비율이 높았다 매우 엄격하게 조절된 혐기성 환경에서 용액과의 반응에 의해 . FeS 

발생한 의 산화는 실제 반응에 의해 발생한 결과로 보기 어려우며 실험 도중 원치 않As(III) , 

은 산소와의 접촉에 의해 산화된 것으로 실험 오차에 의한 결과로 생각된다 는 . As( ) pH 7Ⅴ
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에서만 초기 농도의 가 로 환원되었다 이를 통해 에서 비소의 환원반응을 16 % As( ) . pH 7Ⅲ

확인할 수 있었다.  

비소의 흡착 특성을 평가하기 위해 수용액 내 비소의 총 농도를 바탕으로 등온Langmuir 

식과 등온식에 적용하여 에 나타내었고 흡착등온식의 매개변수와 상Freundlich Fig. 20 ~ 21 , 

관계수를 회귀분석하여 에 정리하였다 흡착등온식과의 상관계수를 살펴본 결과Table 3 . , As

는 초기 농도 에 대해 에서 제거되어 상관계수를 구할 수 없었고( ) 150 mg/L pH 5 100 % , Ⅲ

과 에서는 등온식을 따르며 가 높을수록 상관계수가 높아지는 경향을 pH 7 pH 9 Freundlich pH

확인할 수 있었다 는 모든 에서 등온식에 더 높은 상관계수를 나타냈으며 . As( ) pH Langmuir Ⅴ

에서의 상관계수가 가장 높았다 비소의 화학종에 관계없이 조건에서는 상관계수pH 7 . pH 5 

를 구할 수 없거나 매우 낮은 값으로 산출되었는데 이는 비소와 매키나와이트의 주 반응이 

흡착이 아닐 가능성을 제시한다 등온식을 통해 최대 흡착량. Langmuir (qm 을 계산한 결과) , 

는 가 높을수록 최대 흡착량이 감소하였고 는 그리고 순으로 흡착As( ) pH , As( ) pH 5, 9 7 Ⅲ Ⅴ

량이 감소하는 경향을 보였다 또한 등온식에서 . , Freundlich Kf의 값이 클수록 흡착능이 크다

고 알려져 있는데 본 실험으로부터 도출한 Kf의 값을 비교한 결과 는 가 높을수록 , As( ) pHⅢ

Kf가 감소하였다 의 경우 그리고 순으로 . As( ) , pH 5, 9 7 KⅤ f가 감소하는 경향을 보여 

등온식을 통해 계산한 최대 흡착량과 유사한 경향을 보이는 것을 알 수 있었다Langmuir . 
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Fig. 14 Result of As speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial As( ) at pH 5  Ⅲ

Fig. 15 Result of As speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial As( ) at pH 5Ⅴ
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Fig. 16 Result of As speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial As( ) at pH 7  Ⅲ

Fig. 17 Result of As speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial As( ) at pH 7Ⅴ
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Fig. 18 Result of As speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial As( ) at pH 9  Ⅲ

Fig. 19 Result of As speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial As( ) at pH 9Ⅴ
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Fig. 20 Adsorption isotherm curve of As adsorbed on 1g/L FeS 

      for each concentration of initial As( ) at pH 5, 7, 9Ⅲ

Fig. 21 Adsorption isotherm curve of As adsorbed on 1g/L FeS 

      for each concentration of initial As( ) at pH 5, 7, 9Ⅴ
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Langmuir isotherm Freundlich isotherm

qm Kl R2 n Kf R2

As( )Ⅲ

pH 5 - - - - - -

pH 7 55.25 0.0870 0.6331 44.44 31.20 0.6348

pH 9 10.08 0.3126 0.9459 2.952 2.932 0.9902

As( )Ⅴ

pH 5 34.84 318.9 0.6284 1.268 2.528 -

pH 7 12.48 0.0244 0.9898 1.349 0.3039 0.9229

pH 9 14.36 0.0165 0.9100 1.670 0.4242 0.8494

Table 3 Obtained parameter of Langmuir and Freundlich isotherm for As 
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안티모니의 평형 실험  

와 에 대해 초기 농도 및 를 변수로 하여 평형실험을 수행한 후 수용액 내 Sb( ) Sb( ) pH , Ⅲ Ⅴ

존재하는 안티모니의 총 농도 및 화학종 분포를 에 나타내었다 이를 통해 Fig. 22 ~ 27 . 

제거효율을 계산한 결과 는 초기 농도 에 대해 그리고 에서 , Sb( ) 500 mg/L pH 5, 7 9 94.79 Ⅲ

그리고 로 측정되었다 는 초기 농도 에 대해 에서 %, 91.59 % 35.65 % . Sb( ) 150 mg/L pH 5Ⅴ

제거되었으며 그리고 에서는 제거효율이 각각 로 보다 100 % , pH 7 9 91.59 %, 35.65 % Sb( )Ⅲ

제거율이 더 낮아짐을 알 수 있었다 비소의 평형 실험의 결과와 마찬가지로 제거효율은 . 

화학종 및 의 영향을 많이 받으며 보다 의 제거효율이 높고 가 증가함에 pH , Sb( ) Sb( ) pHⅤ Ⅲ

따라 제거효율이 감소하는 경향을 확인할 수 있었다 이는 에 따른 매키나와이트의 . pH

표면전하의 변화로 설명할 수 있다 가 증가할수록 매키나와이트와 산화음이온으로 . pH

존재하는 안티모니 사이에 전기적인 반발력이 발생하여 제거효율이 감소한다 또한 와 . , Sb( )Ⅲ

비교하여 의 제거효율이 낮게 나타났는데 에 따라 화학종이 다르기 때문이다Sb( ) pH . Kang Ⅴ

에 의하면 는 이하에서 중성분자et al. (2000) Sb( ) pH 10.4 (HⅢ 3SbO3, Sb(OH)3 로 존재하고 그 )

이상의 범위부터 음이온pH (H2SbO3
-, Sb(OH)4

- 으로 존재한다 반면 는 이상에서 ) . , Sb( ) pH 2.7 Ⅴ

음이온(H2SbO4
-, Sb(OH)6

- 로 존재하여 그리고 에서 매키나와이트와의 전기적인 ) pH 5, 7 9

반발력이 보다 크게 되므로 제거효율이 낮게 나타난다 비소와 안티모니는 동족 Sb( ) . Ⅲ

원소로서 화학적 구조가 유사하기 때문에 실험의 결과는 유사한 경향을 나타내었으나 

안티모니는 비소보다 더 높은 농도에 대해 제거가 가능하였다 또한 의 로의 . , Sb( ) Sb( )Ⅲ Ⅴ

산화는 발생하지 않았으며 는 로 환원되었다 이 때 초기 농도가 높을수록 , Sb( ) Sb( ) . Ⅴ Ⅲ

환원되는 비율은 증가하며 과 에서 초기 농도의 이상의 가 로 , pH 7 pH 9 95 % Sb( ) Sb( )Ⅴ Ⅲ

환원되었음을 확인할 수 있었다.     

흡착 특성을 평가하기 위해 수용액 내 안티모니의 총 농도를 등온식과  Langmuir 

등온식에 적용하여 에 나타내었고 흡착등온식의 상수와 상관계수를 Freundlich Fig. 28 ~ 29 , 

회귀분석 하여 에 정리하였다 두 흡착등온식에 대한 상관계수를 비교해 본 결과Table 4 . , 

는 등온식을 따르며 가 높을수록 상관계수가 높아지는 경향을 확인할 수 Sb( ) Langmuir pHⅢ

있었다 는 에서 초기 농도의 가 제거되어 상관계수를 구할 수 없었고. Sb( ) pH 5 100 % , pH Ⅴ

과 에서의 결과는 등온식에 더 적합하게 나타났으며 특히 에서의 7 pH 9 Freundlich , pH 7

상관계수가 가장 높았다 안티모니도 비소와 유사하게 조건에서는 상관계수를 구할 수 . pH 5 

없거나 가장 낮은 값으로 산출되었는데 이는 에서 안티모니와 매키나와이트의 주 pH 5

반응이 흡착이 아닐 가능성을 제시한다 등온식을 통해 최대 흡착량. Langmuir (qm 을 계산한 )

결과 안티모니의 화학종에 관계없이 가 높을수록 최대 흡착량이 감소하였고, pH , Freundlich 

등온식으로부터 도출한 Kf 값은 에 따라 감소하여 최대 흡착량과  pH Kf 값이 유사한 경향을  
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보였다 이는 에 대한 결과와 유사하나 안티모니의 최대 흡착량 및 . As( ) KⅢ f 값이 비소에  

비해 높았다. 
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Fig. 22 Result of Sb speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial Sb( ) at pH 5 Ⅲ

Fig. 23 Result of Sb speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial Sb( ) at pH 5 Ⅴ
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Fig. 24 Result of Sb speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial Sb( ) at pH 7 Ⅲ

Fig. 25 Result of Sb speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial Sb( ) at pH 7Ⅴ
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Fig. 26 Result of Sb speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial Sb( ) at pH 9Ⅲ

Fig. 27 Result of Sb speciation in equilibrated batch solution of 

     1g/L FeS for each concentration of initial Sb( ) at pH 9Ⅴ
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Fig. 28 Adsorption isotherm curve of Sb adsorbed on 1g/L FeS 

      for each concentration of initial Sb( ) at pH 5, 7, 9Ⅲ

Fig. 29 Adsorption isotherm curve of Sb adsorbed on 1g/L FeS 

      for each concentration of initial Sb( ) at pH 5, 7, 9Ⅴ
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Langmuir isotherm Freundlich isotherm

qm Kl R2 n Kf R2

Sb( )Ⅲ

pH 5 769.2 0.0760 0.8378 5.848 272.2 0.8382

pH 7 454.5 1.5714 0.9853 4.027 196.2 0.8578

pH 9 212.8 0.1918 0.9894 4.600 55.23 0.9876

Sb( )Ⅴ

pH 5 - - - - - -

pH 7 125.0 0.0754 0.9394 1.3943 8.9929 0.9883

pH 9 33.11 0.0331 0.6380 0.9732 0.7814 0.9727

Table 4 Obtained parameter of Langmuir and Freundlich isotherm for Sb 
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실험 결과

비소의 실험 

에 따른 비소의 제거 메커니즘을 확인하기 위해 범위의 총 개 조건에서 pH pH 2 ~ 12 21

실험을 수행한 결과를 과 에 나타내었다 평형 실험을 통해 의 pH-edge Fig. 30 Fig. 31 . As( )Ⅲ

초기 농도는 로 정하였고 의 초기 농도는 로 설정하였다 그 결과 150 mg/L , As( ) 50 mg/L . Ⅴ

와 는 매키나와이트와 반응하여 이하에서 초기 농도의 이상 As( ) As( ) pH 5 95 % Ⅲ Ⅴ

제거되고 가 증가할수록 제거효율은 급격히 감소하는 것을 확인할 수 있었다 가 , pH . pH 6.5 

이상으로 증가함에 따라 수용액 내의 가 로 산화하였으며 의 으로의 As( ) As( ) , As( ) As( )Ⅲ Ⅴ Ⅴ Ⅲ

환원은 발생하지 않음을 알 수 있었다. 

의 증가에 따른 제거효율의 감소는 매키나와이트와 비소가 모두 음전하를 띠어 전기적 pH

반발력이 발생하기 때문이며 이하에서는 매키나와이트와 용해도가 매우 높아 수용액 , pH 5 

내에서 황화이온으로 존재하므로 비소와의 반응이 활발히 일어난 것으로 사료된다 이는 . 

에서 수행된 과 매키나와이트 간 반응의 연구를 통해 Gallegos et al. (2007, 2008) As( )Ⅲ

확인할 수 있었다 이하에서 매키나와이트의 용해도가 급격히 증가하므로 용해된 . pH 5 

황산염(H2S, HS- and S2- 과 가 반응하여 혹은 ) As( ) AsS AsⅢ 2S3로의 벌크상 침전을 통해 

이 제거되고 이상에서는 매키나와이트 표면의 As( ) , pH 5 OHⅢ -와 리간드 교환을 통해 

가 내부계면복합체를 형성하는 흡착 반응으로 가 제거된다 또한As( ) As( ) . , Han et al. Ⅲ Ⅲ

에서 및 등의 분광학적 분석을 통해 이와 유사한 의 제거 (2011) XPS EXAFS As( )Ⅲ

메커니즘을 보고하였다 이를 통해 에 따라 의 제거 메커니즘이 달라짐을 확인할 수 . pH As( )Ⅲ

있었다 이하에서의 제거 메커니즘은 매키나와이트로부터 용해된 황산염과의 . pH 5 As( ) Ⅲ

침전 반응이며 이상의 중성 및 염기성 영역에서의 제거 메커니즘은 매키나와이트 , pH 5 

표면에서의 흡착 반응이다 또한 침전에 의한 제거효율이 흡착에 의한 제거효율보다 높음을 . , 

알 수 있었다 와 달리 의 제거메커니즘은 아직 밝혀진 바가 없으며 분광학적 . As( ) As( ) , Ⅲ Ⅴ

분석을 통해 반응 메커니즘을 확인할 수 있다. 
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Fig. 30 Adsorption envelopes for 150 mg/L As( ) reacted with FeS Ⅲ

Fig. 31 Adsorption envelopes for 50 mg/L As( ) reacted with FeS Ⅴ
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안티모니의 실험 

에 따른 안티모니의 제거 메커니즘을 확인하기 위해 범위의 총 개 pH pH 2 ~ 12 21

조건에서 실험을 수행하였고 그 결과를 와 에 나타내었다 평형 pH-edge Fig. 32 Fig. 33 . 

실험을 통해 의 초기 농도는 의 초기 농도는 로 설정하였다Sb( ) 500 mg/L, Sb( ) 100 mg/L . Ⅲ Ⅴ

실험 결과 이하에서 와 은 초기 농도의 이상 제거되었고 비소와 , pH 5 Sb( ) Sb( ) 97 % , Ⅲ Ⅴ

같이 가 증가함에 따라 제거효율은 급격히 감소하는 것을 알 수 있었다 의 증가에 pH . pH

따른 제거효율의 변화는 매키나와이트의 용해도와 표면전하의 변화로 설명할 수 있다. pH 5 

이하에서는 매키나와이트의 용해도가 높아 안티모니와의 반응이 활발히 일어난다 반면 . 

가 증가하면 매키나와이트의 용해도가 감소할 뿐만 아니라 매키나와이트와 안티모니의 pH

표면이 모두 음전하를 띠어 전기적인 반발력이 발생하므로 제거효율이 감소한다 이와 같은 . 

안티모니의 반응은 비소와 유사한 경향을 보였으며 비소보다 제거효율이 높았다. 

또한 실험 후의 수용액 상 화학종 분포를 확인해본 결과 은 로 산화되지 않고 , , Sb( ) Sb( )Ⅲ Ⅴ

는 대부분 로 환원되어 의 이온전하를 갖는 것을 알 수 있었다Sb( ) Sb( ) +3 . Ⅴ Ⅲ

매키나와이트에 의한 수용액 내 의 환원은 기존의 문헌에서도 밝혀진 바 있으며 이를 Sb( ) , Ⅴ

통해 안티모니의 환원반응은 에 관계없이 시간 이내에 완료되며 환원된 는 pH 1 Sb( )Ⅲ

안티모니의 표면에서 착화합물인 SbS3를 형성함을 알 수 있었다(Kirsh, et al., 2008; Banerjee, 

이는 이하에서의 의 침전반응과 유사함을 알 수 있었고 분광학적 et al., 2008). pH 5 As( ) , Ⅲ

분석을 통해 정확한 반응 메커니즘을 확인할 수 있다.    



- 39 -

Fig. 32 Adsorption envelopes for 500 mg/L Sb( ) reacted with FeS Ⅲ

Fig. 33 Adsorption envelopes for 100 mg/L Sb( ) reacted with FeS Ⅴ
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고체상 분광학적 분석 결과

고체상 비소 화학종 분석 결과 3.5.1 

매키나와이트와 비소의 반응으로 형성된 고체상이 어떤 형태로 결합되어 있는지 확인하기 

위해 고체상에 대해 분석을 실시하였다 비소 의 스펙트럼은 XPS . (As 3d) As 3d3/2와 As 3d5/2의 

이중으로 나타나며 그 결합에너지 차이는 이다 산화수가 클수록 높은 결합에너지로 0.70 eV . 

측정되며 얻어진 데이터의 처리는 몇 가지의 규칙에 따라 수행하였다, . As 3d3/2와 As 3d5/2의 

은 동일하며 이론적으로 Full Width at half-maximum(fwhm) , As 3d5/2의 영역은 As 3d3/2의 

영역의 배이다 에 따르면 표준물질 1.5 . Han et al. (2011), Kim & Batchelor (2009) As(0), 

의 As( ) sulfide, As( ) sulfide, As( ) oxide, As( ) oxide As 3dⅡ Ⅲ Ⅲ Ⅴ 5/2 피크는 각각 41.4 ~ 41.9 

의 범위에서 나타난다eV, 42.8 ~ 43.1 eV, 43.2 ~ 43.4 eV, 43.0 ~ 44.9 eV, 44.5 ~ 45.8 eV . 

이를 와 에서 매키나와이트와 반응한 의 결과와 비교하여 산화수 및 pH 5 pH 9 As( ) XPS Ⅴ

결합 형태를 와 에 나타내었다 에서 비소의 산화수는 와 로 Fig. 34 Table 5 . pH 9 As(0) As( )Ⅲ

나타났으며 가 의 비율을 차지하여 가 환원되었음을 알 수 있었다, As( ) oxide 94.77 % As( ) . Ⅲ Ⅴ

에서 비소의 산화수는 그리고 로 나타났으며 그 중 의 비율이 pH 5 As(0), As( ) As( ) , As( )Ⅲ Ⅴ Ⅲ

로 가장 높았다 는 형태로 존재하며 의 피크는 와 58.11 % . As( ) oxide , As( ) As( ) sulfideⅤ Ⅲ Ⅲ

가 겹치는 구간에서 나타나 정확한 결합 형태를 확인하기에 어려움이 있었다As( ) oxide . Ⅲ

따라서 추가적으로 분석을 실시하였고 와 에서 매키나와이트와 반응한 XAFS , pH 5 pH 7

의 부분의 분석결과와 표준물질인 수용액상 As( ) XANES As( ), As( ) sulfide(orpiment, Ⅴ Ⅲ Ⅲ

As2S3 수용액상 를 아래의 에 나타내었다 영역의 흡수 문턱 에너지를 ), As( ) Fig. 35 . XANES Ⅴ

비교하여 비소의 산화수를 확인할 수 있었다 에서는 가 일부 환원되어 . pH 5 As( ) As( ) Ⅴ Ⅲ

로 존재하였다 이는 매키나와이트가 용해되어 발생한 sulfide . S2-가 S0로 산화되는 과정에서 

가 로 환원되고 환원된 가 As( ) As( ) , As( ) SⅤ Ⅲ Ⅲ 2-와 반응하여 As2S3 로의 침전을 (orpiment)

형성하기 때문으로 생각된다 에서 매키나와이트와 의 반응은 침전반응으로 . PH 5 As( ) Han Ⅴ

의 연구에서의 의 침전반응과 유사함을 알 수 있었다 에서는 et al. (2011) As( ) . pH 7 As( ) Ⅲ Ⅲ

그리고 미량의 가 존재하였고 가 를 oxide, As( ) oxide As( ) sulfide , As( ) oxide As( ) oxideⅤ Ⅲ Ⅴ Ⅲ

거쳐 로 침전함을 알 수 있었다 이 때 가 미량 존재하는 것은 As( ) sulfide . , As( ) sulfide pH Ⅲ Ⅲ

에서는 매키나와이트의 용해도가 낮기 때문이다 이를 통해 비소는 에서 침전반응으로 7 . pH 5

대부분 제거되며 보다 높은 에서는 매키나와이트의 용해도가 급격히 감소하므로 , pH 5 pH

미량의 침전반응만 일어나고 대부분의 반응은 매키나와이트의 표면에 대한 흡착임을 알 수 

있었다. 

에서 매키나와이트와 반응한 의 부분을 에 나타내었다 시료를 pH 9 As( ) XANES Fig. 36 . Ⅴ
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동일한 조건에서 연속적으로 측정한 결과 강한 선에 의해 반응이 촉진되어 이 , X As( )Ⅴ

로 환원되는 것을 확인할 수 있었다 측정횟수가 증가할수록 의 피크 As( ) . As( ) oxideⅢ Ⅴ

높이는 감소하고 의 피크 높이는 감소하는 것을 통해 매키나와이트와의 반응에 As( ) sulfideⅢ

의한 비소의 환원을 확인할 수 있었다 이를 푸리에 변환한 부분을 에 . (Fourier) EXAFS Fig. 37

나타내었다 이 때 각 피크는 비소 주위에 존재하는 원자 껍질을 나타내는데 원점에는 비소 . , 

원자가 존재하며 첫 번째 피크는 의 결합 상태 두 번째 피크는 의 결합 상태를 As-O , As-S

나타낸다 황 원자보다 전자친화력이 높은 산소 원자가 원점에서 가까운 피크에서 나타나게 . 

되며 측정횟수가 증가할수록 의 결합은 감소하고 의 결합이 증가하여 침전하는 , As-O , As-S

것을 알 수 있었다 이를 통해 비소의 환원반응을 연속적으로 확인할 수 있었다. . 
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Fig. 34 XPS spectra of As 3d peaks for As( ) reacted with FeS at pH 5 and 9Ⅴ

Sample Be (eV) FHWM (eV) Area (%) Species 

5g/L FeS reacted

with 1g/L As( )Ⅴ

at pH 5

41.8 2 20.59 As-As

- - - As( )-SⅡ

43.3 2 58.11 As( )-S & As( )-OⅢ Ⅲ

45.3 2 21.30 As( )-OⅤ

5g/L FeS reacted 

with 1g/L As( ) Ⅴ

at pH 9

41.9 2 5.23 As-As

- - - As( )-SⅡ

- - - As( )-S Ⅲ

44.0 2 94.77 As( )-OⅢ

- - - As( )-OⅤ

Table 5 Binding energies (BE), full width at half maximum (FWHM), and area percentage for 

   peaks in As 3d5/2 XPS spectra of As( ) reacted with FeS at pH 5 and 9 Ⅴ
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Fig. 35 As K-edge XANES spectra of As( ) sulfide, HAsNaⅢ 2O4 7H․ 2O solution and 

         AsNaO2 solution as model compounds and As( ) on FeS (pH 5, pH 7)Ⅴ
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Fig. 36 As K-edge XANES spectra of As( ) sulfide, HAsNaⅢ 2O4 7H․ 2O solution and 

        AsNaO2 solution as model compounds and continuous scan of As( ) on FeS Ⅴ

        (pH 9)
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Fig. 37 Fourier transformed EXAFS spectra of As( ) sulfide, HAsNaⅢ 2O4 7H․ 2O  

              solution and AsNaO2 solution as model compounds and continuous scan

              of As( ) on FeS (pH 9)   Ⅴ
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고체상 안티모니 화학종 분석 결과 

매키나와이트와 안티모니의 반응 메커니즘을 확인하기 위해 및 분석을 XPS SEM-EDS 

실시하였고 분석결과를 과 에 나타내었다 안티모니는 , XPS Fig. 38 Table 6 . Sb 3d3/2와 Sb 

3d5/2의 스펙트럼으로 분석하며, Sb 3d5/2는 와 결합에너지가 중복되어 나타나므로 몇 O 1s

가지의 규칙을 정해 데이터를 처리하였다. Sb 3d3/2와 Sb 3d5/2의 은 동일하며 그 fwhm , 

결합에너지 차이는 이다 또한 이론적으로 9.34 eV . , Sb 3d5/2의 영역은 Sb 3d3/2의 영역의 1.5 

배라는 점을 이용하여 Sb 3d5/2를 분석한 후 의 함량을 결정하였다 의 O 1s . NIST XPS 

데이터베이스에 기재된 표준물질의 Sb 3d3/2 피크는 의 경우 Sb( ) sulfide 539.1 ~ 539.3 eV, Ⅲ

의 경우 그리고 의 경우 의 Sb( ) oxide 539.2 ~ 540.2 eV Sb( ) oxide 540.2 ~ 540.8 eVⅢ Ⅴ

구간에서 확인할 수 있다 이를 통해 안티모니의 초기 산화수 및 의 변화에 따른 결합 . , pH

형태를 알 수 있었다 에서는 초기에 투입한 안티모니의 산화수와 관계없이 가 . pH 5 Sb( )Ⅴ

로 환원된 상태로 Sb( ) SⅢ 2-와 반응하여 형성된 의 비율이 약 정도로 가장 Sb( ) sulfide 70 % Ⅲ

높았고 비소와 유사한 침전반응이 나타남을 알 수 있었다 에서 , . Kirsch et al. (2008)

및 등의 분광학적 분석을 통해 이와 유사한 의 제거 메커니즘을 cryo-XPS XAFS Sb( )Ⅴ

보고하였다 이 때 의 증가 의 로의 변환을 통해 . , Fe( ) sulfide , Fe( ) oxide Fe( ) sulfideⅢ Ⅱ Ⅱ

안티모니의 환원은 Fe2+의 Fe3+으로의 산화 및 S2-의 S0로의 산화에 의해 이루어짐을 

보여주었다. 

과 에서 는 존재하지 않았고 와 만 pH 7 pH 9 Sb( ) sulfide , Sb( ) oxide Sb( ) oxideⅢ Ⅲ Ⅴ

확인되었다 초기에 투입한 산화수와 관계없이 가 약 이상의 높은 비율로 . Sb( ) oxide 60 % Ⅴ

나타났으며 특히 에서 매키나와이트와 반응시킨 는 모두 형태로 , pH 9 Sb( ) Sb( ) oxide Ⅴ Ⅴ

존재하였다 과 에서 매키나와이트와 반응한 에 대해 추가적으로 . pH 7 pH 9 Sb( ) SEM-EDS Ⅴ

측정을 수행하였고 이를 에 나타내었다 시료의 표면을 관찰한 결과 상부가 잘려진 , Fig. 39 . , 

피라미드 형태 의 결정을 확인할 수 있었다 그 결정의 구성 원소의 (truncated pyramid) . 

비율을 계산한 결과 와 의 비율이 로 나타나 결정이 , Sb O 2 : 5 Sb2O5일 것으로 예상되며, 

이는 의 결과와 일치함을 알 수 있었다 이를 통해 에서는 초기의 산화수에 XPS . pH 5

관계없이 Sb2S3의 형태로 침전되어 비소의 제거 메커니즘과 유사함을 알 수 있었고, pH 

보다 높은 중성 및 염기성 영역에서 안티모니는 5 Sb2O5로 침전함을 알 수 있었다. 
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Fig. 38 XPS spectra of Sb 3d3/2 peaks for (a) FeS reacted with Sb( ) at pH 5 (b) FeS Ⅲ

        reacted with Sb( ) at pH 5 (c) FeS reacted with Sb( ) at pH 7 (d) FeS reacted Ⅴ Ⅲ

        with Sb( ) at pH 7 (e) FeS reacted with Sb( ) at pH 9 (f) FeS reacted with Ⅴ Ⅲ

        Sb( ) at pH 9 Ⅴ
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Sample Be (eV) FHWM (eV) Area (%) Species 

5g/L FeS reacted with 

1g/L Sb( ) at pH 5Ⅲ

539.1 1.5 89.78 Sb( )-SⅢ

539.9 1.5 10.22 Sb( )-OⅢ

- - - Sb( )-OⅤ

5g/L FeS reacted with 

1g/L Sb( ) at pH 5Ⅴ

539.4 1.5 69.28 Sb( )-SⅢ

539.9 1.5 16.97 Sb( )-OⅢ

540.5 1.5 13.75 Sb( )-OⅤ

5g/L FeS reacted with 

1g/L Sb( ) at pH 7Ⅲ

- - - Sb( )-SⅢ

539.6 1.5 37.99 Sb( )-OⅢ

540.3 1.5 62.01 Sb( )-OⅤ

5g/L FeS reacted with 

1g/L Sb( ) at pH 7Ⅴ

- - - Sb( )-SⅢ

539.5 1.5 16.19 Sb( )-OⅢ

540.5 1.5 83.82 Sb( )-OⅤ

5g/L FeS reacted with 

1g/L Sb( ) at pH 9Ⅲ

- - - Sb( )-SⅢ

539.3 1.5 23.62 Sb( )-OⅢ

540.1 1.5 76.38 Sb( )-OⅤ

5g/L FeS reacted with 

1g/L Sb( ) at pH 9Ⅴ

- - - Sb( )-SⅢ

- - - Sb( )-OⅢ

540.4 1.5 100 Sb( )-OⅤ

Table 6 Binding energies (BE), full width at half maximum (FWHM), and area percentage 

    for peaks in Sb 3d3/2 XPS spectra of Sb reacted with FeS at pH 5, 7 and 9

Fig. 39 SEM image of (a) 5g/L FeS reacted with 1g/L Sb( ) at pH 7　 Ⅴ

             (b) 5g/L FeS reacted with 1g/L Sb( ) at pH 9 Ⅴ
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제 장  결론

본 연구는 나노크기의 매키나와이트를 이용하여 수용액 내 비소 및 안티모니의 제거 

메커니즘을 확인하고자 수행되었다. 

비소와 매키나와이트의 평형실험을 통해 보다 의 제거율이 높고 가 As( ) As( ) , pHⅢ Ⅴ

증가할수록 제거율이 감소하는 경향을 확인할 수 있었다 이는 중성 및 염기성 영역에서 . 

매키나와이트의 용해도가 급격히 감소하며 가 증가할수록 매키나와이트 및 비소가 , pH

음전하를 띠어 전기적인 반발력이 증가하기 때문일 것으로 판단된다 평형실험의 결과를 . 

흡착등온식에 적용하여 에서의 반응은 흡착이 아님을 예측할 수 있었다 에 따른 pH 5 . pH

제거 메커니즘을 확인하기 위해 고체상에 대해 및 분석을 수행한 결과 비소는 XPS XAFS , 

에서 PH 5 As2S3을 형성하여 침전에 의한 제거가 이루어지며 과 의 중성 및 염기성 , pH 7 pH 9

영역에서는 미량의 침전반응이 일어나고 대부분의 반응은 매키나와이트 표면에 대한 흡착에 

의해 제거됨을 알 수 있었다 이 때 침전반응은 가 를 거쳐 . , As( ) oxide As( ) oxide As( ) Ⅴ Ⅲ Ⅲ

sulfide(As2S3 를 형성하는 단계로 발생함을 규명할 수 있었다) .    

안티모니와 매키나와이트의 평형실험을 통해 보다 의 제거율이 높고 가 Sb( ) Sb( ) , pHⅢ Ⅴ

증가함에 따라 제거율이 감소하는 경향을 확인할 수 있었다 이는 가 증가할수록 . pH

매키나와이트의 용해도가 감소하고 전기적 반발력이 증가하기 때문일 것으로 판단된다, . 

평형실험의 결과는 비소와 유사하게 나타났으며 이를 흡착등온식에 적용하여 에서의 pH 5

반응은 흡착이 아님을 예측할 수 있었다 반응이 완료된 후 고액분리를 통해 얻은 수용액 . , 

내 안티모니의 화학종 분포를 측정한 결과 및 초기에 투입한 산화수에 관계없이 대부분 , pH 

로 존재함을 확인할 수 있었다 에 따른 제거 메커니즘을 확인하기 위해 고체상에 Sb( ) . pHⅢ

대해 및 분석을 수행한 결과 안티모니는 에서 XPS SEM-EDS , pH 5 Sb2S3을 형성하여 비소와 

마찬가지로 침전에 의한 제거가 이루어지며 과 에서는 , pH 7 pH 9 Sb2O5의 형태로 침전함을 

알 수 있었다.
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교수님께도 그동안의 가르침에 감사한 마음을 전하고 싶습니다 또 한국지질자원 . , 

연구원에서 연수생으로 생활하는 동안 옆에서 지도해 주시고 아낌없는 조언으로 도움을 

주신 한영수 박사님과 박진희 박사님께 깊은 감사의 말씀을 드립니다 기존에 해보지 . 

못했던 실험과 분석 방법에 대해 다양하게 접해볼 수 있었고 정말 많이 배워가는 것 

같습니다 그리고 환경지질연구실의 모든 박사님들께 감사드립니다. . 

자원처리공학연구실에서 함께 대학원 생활을 했던 부장님 오혁오빠 이제는 오빠라고 , 

불러도 될 것 같은 종걸선배 장난치고 즐거워하던 일환오빠와 병헌오빠 하늘어장 , , 

가야할 때가 된 상희와 경혜언니에게 정말 감사드리며 덕분에 즐거운 대학원 생활을 , 

했습니다 그리고 지질자원연구원에서 함께 연구생으로 있었던 미정이 혜진이 수영이. , , , 

동현오빠 송민오빠 철민오빠 효성오빠 해근오빠에게도 감사드리며 학회 일정으로 , , , , , 

갔던 제주도에서의 추억은 잊지 못할 것 같습니다 마지막으로 항상 지지해주고 . 

응원해주는 가족들에게 감사의 마음을 전합니다.             
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