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1. 서 론*
다이옥신은 polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs, Fig. 

1(a)) 76종, poly-chlorinated dibenzofuran (PCDFs, Fig. 1(b)) 
135종을 총칭하는 화합물군을 의미한다. 다이옥신은 주로 
열공정을 통해 합성되며 소각, 화학공정, 매립장 침출수, 산
업폐수 등을 통해 환경으로 배출된다.1) 하지만 다이옥신은 
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구조적으로 안정하고, 치환되어있는 염소에 의해 생물독성
을 보여 난분해성 오염물질로 분류되어 있다.2) 특히 2, 3, 
7, 8번 탄소 위치에 염소가 치환된 다이옥신 이성질체 들
은 환경 중 존재하는 다양한 독성 오염물질 중에 매우 유

독하여 WHO, EPA 등에서는 독성 등가계수(Toxic equiva-
lent factor, TEF)를 적용한 독성 농도(Toxic equivalent quan-
tity, TEQ)로 규제되고 있다. 따라서 환경에 배출된 다이
옥신을 독성이 없는 물질로 처리하기 위한 열분해, 소각, 
생물학적 산화/환원, 화학적 산화/환원 등 많은 제거 기술
들이 연구 되고 있다.3∼5) 이러한 처리 기술 중 생물학적,
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ABSTRACT : Reductive dechlorination of polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and its toxicity change were predicted by the linear
free energy relationship (LFER) model to assess the zero-valent iron (ZVI) and anaerobic dechlorinating bacteria (ADB) as electron donors
in PCDDs dechlorination. Reductive dechlorination of PCDDs involves 256 reactions linking 76 congeners with highly variable toxi-
cities, so is challenging to assess the overall effect of this process on the environmental impact of PCDD contamination. The Gibbs free
energies of PCDDs in aqueous solution were updated to density functional theory (DFT) calculation level from thermodynamic results of
literatures. All of dechlorination kinetics of PCDDs was evaluated from the linear correlation between the experimental dechlorination 
kinetics of PCDDs and the calculated thermodynamics of PCDDs. As a result, it was predicted that over 100 years would be taken for
the complete dechlorination of octachlorinated dibenzo-p-dioxin (OCDD) to non-chlorinated compound (dibenzo-p-dioxin, DD), and the toxic
equivalent quantity (TEQ) of PCDDs could increase to 10 times larger from initial TEQ with the dechlorination process. The results 
imply that the single reductive dechlorination using ZVI or ADB is not suitable for the treatment strategy of PCDDs contaminated soil,
sediment and fly ash. This LFER approach is applicable for the prediction of dechlorination process for organohalogen compounds and 
for the assessment of electron donating system for treatment strategies.
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요약 : 영가철과 혐기성 미생물을 이용한 환원적 탈염화반응을 통한 다이옥신 처리 능력을 평가하기 위해, 자유에너지 선형관계
(linear free energy relationship)를 이용하여 다이옥신의 탈염화에 의한 농도 및 독성변화 예측 모델을 최초로 정립하였다. 수용액
상에 존재하는 다이옥신류의 깁스자유에너지는 기존 문헌의 열역학적 계산결과를 범밀도함수이론(density functional theory)을 이
용한 계산 수준으로 보정하였으며, 보정된 깁스자유에너지와 실험을 통해 얻은 탈염화 반응속도 상수와의 선형관계를 통해 다이
옥신의 탈염화 반응 256개에 대한 반응속도상수를 예측하였다. 본 모델을 통해 탈염화에 의해 변화하는 다이옥신 류 76종에 대
한 시간 별 농도를 계산할 수 있다. 8염화다이옥신(Octachlorinated dibenzo-p-dioxin, OCDD)이 완전히 탈염화되어 dibenzo-p-dioxin 
(DD)로 탈염화되기까지는 100년 이상의 반응시간이 필요하였으며, 독성등가값(toxic equivalent quantity, TEQ)의 경우 탈염화가 진
행되면서 초기농도의 10배 이상까지 증가하는 것으로 밝혀졌다. 이를 통해, 다이옥신의 처리를 위해서는 좀 더 빠른 탈염화 반
응속도를 갖는 다른 전자공여 시스템을 사용하거나, 환원적 탈염화-라디칼 산화와 같은 복합 연계처리가 필요함을 알 수 있다. 
본 논문을 통해 제시된 예측 기법은 다이옥신뿐 아니라 다른 할로겐화 화합물의 탈염화 예측과 여러 전자공여 시스템에 대한 평
가에 적용이 가능하다.

주제어 : 다이옥신, 환원적 탈염화, 독성등가 값(TEQ)
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Fig. 1. Structure of a) polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs), 
b) poly-chlorinated dibenzofuran(PCDFs).

화학적 환원을 이용한 탈염화 처리법의 경우 에너지 투입 
없이 현장처리(in-situ)가 가능하다는 점에서 다이옥신으로 
오염된 토양, 저질, 비산재 처리에 유리하다. 최근 혐기미
생물, 영가전이금속등을 전자공여체로 이용하여 다이옥신
을 비롯한 염화유기물을 환원상태에서 탈염화할 수 있다고 
보고되고 있다.5∼7)

하지만 다이옥신의 염소가 제거되어 고염화물에서 저염

화물로 변환될 경우 오히려 TEQ 값이 증가할 위험이 있다. 
따라서 다이옥신의 탈염화 반응경로를 정량적으로 예측하

는 연구가 탈염화 처리법을 실제 복원, 처리에 적용하기 
위하여 반드시 선행되어야 한다. Huang과 Dolfing은 다이
옥신의 열역학적 데이터를 이용하여 모든 다이옥신 75종
의 깁스자유에너지를 구하고, 다이옥신의 이성질체 사이에
서 발생할 수 있는 깁스자유에너지 차이를 계산하여 다

이옥신의 탈염화 경로를 예측하였다.9∼10) 본 연구팀에서
는 영가철(zerovalent iron, ZVI)을 전자공여체로 사용하여 
1,2,3,4,-TCDD를 탈염화하고 반응속도 및 경로를 측정하
였으며, 탈염화경로가 Huang의 예측 경로와 일치함을 밝
힌바 있다.6) 하지만 기존의 예측방법은 다이옥신의 물리
화학적 특성에 대한 실험값이 제한되어 있어, 같은 homo-
logue의 경우 수용액상의 용해도와 증기압이 동일하다고 
가정하였고, semi-empirical 방법을 이용하여 계산 값이 정
확하지 않다. 또한 정성적으로 다이옥신의 탈염화 반응경
로를 예측할 수 있지만, 탈염화에 따른 정량적인 이성질
체의 변화는 계산이 불가능하여 TEQ의 변화는 알 수 없
다는 단점이 있다.
자유에너지 선형 관계(Linear free energy relationship, 

LFER)는 열역학적 데이터와 반응속도간의 관계규명에 사
용되어 왔다. Tratnyek은 정량적 구조반응관계(Quantitative 
Structure Activity relationship, QSAR)를 이용하여 염화 유
기물의 화학적 탈염화 반응속도와 열역학적 데이터 사이

의 상관관계를 통해 탈염화 반응의 예측이 가능함을 밝혔

다.11) 다이옥신의 탈염화에 대한 본 연구팀의 kinetics값과 
Huang의 thermodinamics값의 상관관계규명을 통해, 최종
적으로 다이옥신의 탈염화에 따른 농도변화를 이성질체 수

준까지 예측하고, 독성변화를 파악할 수 있다.
본 논문에서는 Huang이 계산한 다이옥신의 열역학적 데
이터를 양자역학적 계산 결과로 보정하여 오차를 줄이고, 
다이옥신의 탈염화 반응속도 실험결과값과의 상관관계를 

구하였다. 이를 통해 전체 다이옥신의 탈염화 반응에 대한 
256개 반응속도 값을 계산하였으며, 계산된 반응속도를 이
용하여 다이옥신의 탈염화 반응에 의한 이성질체 농도 및 

TEQ의 변화를 예측하였다.

2. 이론적 배경 및 연구 방법
2.1. 수용액상의 깁스자유에너지 계산
표준 상태, 이상 기체상의 깁스자유에너지(ΔfG0

gas)는 범
밀도함수이론(density functional theory, DFT)를 이용하여 
계산된 다이옥신 분자의 엔탈피(ΔfH0

g)와 엔트로피(S0
g)값

과 구성 원자의 엔트로피(Si
0) 값을 이용하여 구할 수 있으

며(식 (1)), Lee에 의해 BL3LYP/6-31G**
수준에서 계산된 데

이터를 본 논문에 사용하였다.12) ΔfG0
gas는 다시 식 (2), 식 

(3)을 통해 이상기체상에서 응축상(ΔfG0
cond), 수용액(ΔfG0

solution)
상의 깁스자유에너지로 차례로 변환 가능하다. 다이옥신의 
증기압(P)은 열역학적 계산을 통해 얻어진 Li의 데이터를 
이용하였고,13) 수용액상에서 다이옥신의 용해도는 BL3LYP/ 
6-31G* 레벨에서 DFT에 의해 계산된 Xie의 데이터를 활
용하였다.14) 본 연구에서는 다이옥신의 탈염화가 수용액상
에서 반응된다고 가정하였고, PCDFs를 제외한 PCDDs 이
성질체 76종의 수용액상의 깁스자유에너지(ΔfG0

i, i = 1∼76)
를 재계산하였다.

)]()([ elementsScompoundSTHG o
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o
g

o
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o
gf Σ−−∆=∆ (1)

)/ln( 0PPRTGG o
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)ln( o
i

icond
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o
condf

o
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mRTGG γ−∆=∆
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다이옥신의 전자전달(electron transfer) 메커니즘을 이용
한 탈염화 반응은 두 개의 전자와 수소이온이 다이옥신 분

자에 결합되면서 염소이온이 여기되는 식 (4)로 표현할 수 
있다. 이 반응에 대한 반응물과 생성물 사이의 깁스 자유
에너지 변화는 식 (5)로 계산될 수 있다. 식 (3)을 통해 계
산된 76종 PCDDs의 깁스자유에너지와 반응에 관여하는 
전자(e-, 0 kJ/mol), 수소이온(H+, 39.9 kJ/mol), 염소(Cl-, -131.2 
kJ/mol)의 깁스자유에너지를 대입하여, 다이옥신 이성질체 
사이에 발생할 수 있는 256개 반응에 대한 깁스에너지차 
(ΔG0’

n, n = 1∼256)를 계산하였다.

C12O2ClnH(8-n) + 2e- + H+ → C12O2Cl(n-1)H(8-n+1) + Cl- (4)

)()(' substratesGproductsGG o
f

o
f

o Σ∆−Σ∆=∆ (5)

표준상태(298.15 K, 100 kPa, pH 7)에서 깁스자유에너지
차는 Thaouer에 의해 제시된 경험식에 의해 식 (6)과 같이 
산화환원 전위차(ΔE0’

n, n = 1∼256)로 표현할 수 있다.15)

414)193.0/( ''0 −−∆=∆ oGE (6)
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2.2. 자유에너지 선형관계를 이용한 환원전위와 반응
속도 사이의 관계식 도출

탈염화 반응물 S가 탈염화되어 분해 산물 P1, P2가 생성

될 경우 S의 1차 분해속도상수 k0은 각각 P1, P2의 생성 

속도 k1, k2로 분리될 수 있으며, k0은 k1과 k2의 합으로 나

타난다(Fig. 1(a), 식 (7)-(8)). 이때 모든 탈염화 반응은 전자
전달 반응을 통해 이루어지며, 염소 원자는 하나씩만 제거
된다고 가정하였다.

SkkSk
dt
dS ⋅+=⋅=− )( 210 (7)

k1 + k2 = k0 (8)

이때 k1, k2는 반응물 S의 농도에 의한 1차반응으로 표
현할 수 있고, 식 (9)로 표현가능하다. 식 (7)과 식(9)를 이
용하여 특정시간 t에서의 P1, P2의 농도는 식 (10)과 같이 
나타낼 수 있으며, 이를 통해 P1, P2사이의 존재비 α, β는 
반응 속도 k1, k2와 비례함을 알 수 있다(Fig. 1(b), 식 (10)). 
탈염화 반응 실험을 통해 분해산물의 비율 α, β와 속도
상수 k0은 측정가능하며, 식 (8)과 식 (10)을 이용하여 k1, 
k2를 계산할 수 있다.

Sk
dt
dP
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일반적으로, 반응물이 전이상태로 전환되는데 필요한 자
유에너지는 반응 단계 중 일정 구간에서 생성물로 전환되

는데 필요한 자유에너지와 선형적으로 비례함이 알려져 

있고, 전이상태로의 전환에 필요한 에너지는 반응속도의 
함수로 표현할 수 있다. 따라서 반응속도와 자유에너지 사
이의 선형 관계를 정립할 수 있다. Tratnyek은 이러한 자

유에너지선형관계를 이용하여, 염화 유기물의 탈염화반응
의 반응속도와 산화환원전위 사이의 상관관계 모델을 제시

하였으며, 일반적인 염화유기물의 경우 탈염화속도(kn)의 
Log 값은 산화환원전위(E0

n)과 선형관계에 있음을 밝혔고 
식 (11)과 같이 나타내었다.16)

Log(kn) = α․E0
n + β (11)

PCDDs의 탈염화 반응속도상수(실험결과)와, 식 (6)에서 
얻은 탈염화 반응의 산화환원전위차(E0

n, 계산결과)는 식 
(11)을 통해 선형관계를 가정할 수 있으며, 상수 α, β값은 
회귀모델을 통해 얻을 수 있다. 식 (11)와 E0

n (n = 1∼256)
을 이용하여 최종적으로 모든 탈염화 반응의 반응속도상

수(kn, n = 1∼256)를 예측할 수 있다.

2.3. 반응속도를 이용한 탈염화 부산물 농도 예측방법
이성질체 i의 시간 t에서의 농도(Ci,t I = 1∼76)는 고염화
물에서 탈염화되어 생성된 이성질체 i의 농도와 저염화로 
탈염화되어 제거된 이성질체 i의 농도와의 차이를 적분하
여 구할 수 있다. 예를 들어, 시간 t에서 2,3,7,8-TCDD의 
농도는 식 (12)을 통해 구할 수 있다. 여기서 C55,t-1는 시

간 (t-1)에서의 1,2,3,7,8-PeCDD의 농도이며, k99는 1,2,3,7,8- 
PeCDD가 2,3,7,8-TCDD로 탈염화되는 반응속도상수이다. 
마찬가지로, C49,t는 시간 t에서 2,3,7,8-TCDD의 농도이며, 
k129는 2,3,7,8-TCDD가 2,3,7-TriCDD로 탈염화되는 반응속
도 상수이다.

C49,t = 
⌠
⌡

t

0 (C55,t1ek99 - C49,tek129) (12)

본 연구에서는 다이옥신 76종에 대한 농도식을 식 (12)
와 같이 모두 세웠으며, 이를 이용하여 탈염화 반응의 진
행에 의한 다이옥신류의 농도변화를 모두 계산할 수 있는 
예측모델을 수립하였다. 독성등가농도(Toxic equivalent quan-
tity, TEQ)의 변화를 예측하기 위해 독성등가계수(Toxic equi-

Fig. 2. a) Dechlorination of 1,2,3,4-TCDD to 1,2,3-, 1,2,4-TriCDD, b) Profile of first order kinetics for dechlorination of sub-
strate and accumulation of dechlorinated products.
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valent factor, TEF)를 계산된 다이옥신의 농도에 곱하여 TEQ
값을 계산하였다. 본 연구에서는 i-TEF 값을 계산에 이용
하였다.

3. 결과 및 고찰
3.1. 수용액상 다이옥신의 산화환원전위

Lee가 계산한 PCDDs의 표준상태 이상기체상의 깁스자
유에너지와 Li와 Xie의 PCDDs의 증기압 및 수용액상의 용
해도 값을 이용하여, PCDDs 이성질체 76종에 대한 수용액
상의 깁스자유에너지를 계산하였다. 그 다음 이를 이용하
여 다이옥신의 256개 탈염화반응에 대한 산화환원전위차를 
계산하였다. 그 결과, 가장 큰 산화환원전위차는 OCDD와 
1,2,3,4,6,7,9-HpCDD 사이의 전위차로 나타났고 염소치환
수가 적을수록 전위차는 낮아지는 경향을 보였다. 하지만 
1,2,3,4,6,9-HxCDD, 1,2,3,4,7,8-HxCDD, 1,2,3,4-TCDD와 같
은 이성질체들은 염소치환수가 상대적으로 적어도 높은 산

화환원전위차를 보였다. 이 이성질체들은 한 쪽 벤젠고리에 
모든 염소가 결합되어 전자밀도가 한 쪽 벤젠고리로 치우

침에 따라, 상대적으로 양쪽에 염소가 분산되어 전자밀도
가 분산된 이성질체보다, 전자를 쉽게 받을 수 있어 큰 산
화전위차를 보이는 것으로 추정된다. 따라서 이러한 이성
질체들은 큰 산화전위차에 따라 탈염화 분해속도가 빨라

질 수 있어, 환경중에 존재하는 농도가 낮을 것으로 판단
된다. 최저 산화환원전위는 2-MCDD와 DD 사이로 계산되
었고, 1,7-DiCDD, 1,8-DiCDD 등의 2 염화다이옥신이 낮
은 전위차를 보였다. 이를 통하여 환경 중 PCDDs가 탈
염화 분해될 경우, 탈염화 반응에 상대적으로 안정한(깁스
자유에너지차이가 적은) 1,7-DiCDD, 1,8-DiCDD 등이 분해
과정에서 축적될 수 있음을 예측할 수 있다.
본 연구를 통해 계산된 다이옥신의 탈염화 반응의 산화

환원전위차는 Huang이 예측한 값에 비하여 20∼40 mV 
정도 더 크게 나타났다(Table 1, Fig. 3). 하지만 산화환원
전위차의 절대값은 LFER과정에서 회귀되므로 크게 중요
하지 않고, 이성질체별 산화환원전위차의 상대적인 차이가 
탈염화 반응 경로를 예측하는 중요한 변수로 작용한다. 몇
몇 이성질체의 경우 본 연구에서 계산된 산화환원전위차

는 Huang이 예측한 값과 상당히 다른 결과를 나타냈다. 
모든 계산결과에서 독성 등가값을 갖는 2,3,7,8 번에 염소
가 치환된 다이옥신 이성질체들은 탈염화 반응의 주 경

로는 아니었다. 하지만 OCDD에서 1,2,3,4,6,7,9-HpCDD와 
1,2,3,4,6,7,8-HpCDD 사이의 산화환원전위차가 Huang의 예
측에서는 473.2 mV와 410.5 mV로 그 차이가 60 mV 이
상이었지만, 본 연구의 계산결과는 539.13 mV와 518.94 
mV로 20 mV 차이밖에 나지 않았다. 따라서 본 연구의 예
측결과를 따를 경우 OCDD의 탈염화로 나타날 수 있는 
두 Hepta-CDD 이성질체 중 TEF 값을 갖는 1,2,3,4,6,7,8- 
HpCDD의 농도가 Huang의 데이터에 의해 예측된 농도보
다 더 높아질 수 있다.

Table 1. Maximum and minimum redox potential evaluated by 
Kim and Huang & Dolfing

In this study (By Kim) By Huang & Dolfinga)

Substrate Product Eo(mV) Substrate Product Eo(mV)

Maximum
Potential

OCDD 1234679 539.13 123469 123469 516.2
123469 12469 529.18 1234 124 491.9
123478 12478 526.11 OCDD 1234678 473.2

Minimum
Potential

18 1 350.77 18 2 298.1
27 2 347.5 12347 1234 294.9

2-MCDD DD 340.88 12346 1234 292.9
a) Referenced from (9), (10)

Fig. 3. Redox potentials of dechlorination reaction of PCDDs 
evaluated by Kim and by Haung.

3.2. PCDDs의 탈염화반응속도와 산화환원전위차의 
상관관계

수소화붕소 환원법으로 합성된 나노영가철을 전자공여체

로 이용하여 OCDD, 1,2,3,4-TCDD, 2,3,7,8-TCDD를 대상
으로 환원적탈염화 반응속도를 측정한 결과를 활용하였

다.6) OCDD는 1,2,3,4,6,7,8-HpCDD, 1,2,34,6,7,9-HpCDD 두 
종의 이성질체가, 1,2,3,4-TCDD는 1,2,3-TriCDD, 1,2,4-TriCDD 
두 종의 이성질체가 첫 번째 탈염화 반응물로 각각 생성되

며, 초기 반응물의 Kobs값은 식 (8)과 식 (10)을 이용하여 
각각의 탈염화 반응물에 대한 반응속도 상수 값(k1, k2, k197, 
k198)으로 분리하였다. 2,3,7,8-TCDD의 경우 2,3,7-TriCDD 
만이 탈염화 반응물로 생성되며 2,3,7,8-TCDD의 Kobs 값은 
바로 k129로 사용하였다.
정확한 QSAR 모델을 정립하기 위해서는 모델을 세우
기 위한 training set과 모델을 검증하기 위한 validation 
set에 사용할 수 있는 충분한 data set의 확보가 중요하다. 
하지만 다이옥신의 분해실험이 까다롭고, 반응속도가 느
려 많은 실험결과를 확보하기에 무리가 있어, 본 연구에
서는 단순한 선형 상관관계 (n=5)를 구하였다. 그 결과 본 
연구를 통해 얻은 산화환원전위차(E0

n)와 탈염화 반응물의 
반응속도 상수(kn)는 0.9631의 R2

값을 보여 비교적 정확한 

모델을 얻을 수 있었다(Fig. 4(a)). 상대적으로 Huang의 전
위차 계산 결과와는 0.6474의 R2

값을 보여(Fig. 4(b)), 다이
옥신의 열역학적 데이터를 양자역학적 계산값으로 보정한 

결과 좀 더 정확한 데이터를 얻은 것으로 판단된다. 이렇
게 얻은 상관관계식과 탈염화반응의 산화환원전위차(E0

n, 
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n = 1∼256)를 이용하여 PCDDs의 탈염화 반응속도 (kn, n
= 1∼256)를 예측하였다.

3.3. OCDD의 탈염화에 의한 이성질체 변화 예측
PCDDs 탈염화 반응의 반응속도 상수 예측 값(Kn, n = 1∼

256)을 이용하여 특정시간에서의 PCDDs 이성질체 각각의 
농도(Ci,t, I = 1∼76, 1시간 단위)를 계산하였으며, 이를 이
용하여 다이옥신의 탈염화에 따른 농도변화를 예측할 수 

있는 프로그램을 제작하였다. 이 프로그램은 본 연구를 통
해 세운 모델(Kim Model)과 Huang(Huang Model)의 데이
터에서 세워진 모델을 이용하여 다양한 초기농도 조건에

서 76개 이성질체의 시간 별 농도 변화 예측이 가능하다.
OCDD의 탈염화의 경우, PCDDs에서 일어날 수 있는 

256개 탈염화반응이 모두 나타날 수 있기 때문에, 본 연구
에서는 OCDD를 예측모델에 이용하였다. OCDD를 초기농
도 1,000 ng에서 탈염화 반응을 시작할 경우의 homologue 
profile을 Fig. 5(a)(Kim model)와 Fig. 5(b)(Huang model)에 
비교하였다. Kim model 사용 결과 OCDD는 4개월 이내
에, Hepta-CDD의 경우 6개월 이내에 초기 OCDD농도의 
99% 이상이 저염화물로 탈염화되지만, 모든 OCDD의 염
소가 제거되어 DD로 변환되는데 까지는 200년 이상 걸리
는 것으로 나타났다. Huang model의 경우 초기 OCDD농
도의 99% 이상 탈염화까지 OCDD는 1년 6개월, HpCDD
는 1년 2개월이 필요하여 Kim model에 비해 좀더 많은 
시간이 소요되었지만, 저염화물의 탈염화 반응속도가 빨라 
DD로 99% 변환까지는 75년 정도로 더 빨랐다. 두 모델 모
두 OCDD가 나노영가철을 이용할 경우 완전히 탈염화시
키기 까지 70∼200년 이상의 시간이 소요되는 것으로 예
측하였으며, 이는 나노영가철이 다이옥신의 완전 탈염화에
는 적절하지 않음을 의미한다.
다이옥신을 탈염화할 수 있는 혐기성미생물인 dehalo-

coccoides sp. strain CBDB1의 경우 나노영가철에 비해 더 
느린 탈염화 속도를 보였으며,7) 이와 유사한 탈염화 혐기 
미생물들의 탈염화 속도도 크게 다르지 않다.8) 최근 Pd/Fe 
bimetal을 이용할 경우 단일 영가철보다 다이옥신의 탈염

화속도를 103
배 이상 증가하였고,6) 영가 아연(zero valent 

zinc) 또한 비슷한 다이옥신 탈염화 속도를 보였다고 보고
된 바 있다.17) 또한 단일 미생물이 아닌 혼합미생물군을 사
용할 경우 더 빠른 속도로 탈염화 하였다는 보고가 있어,18,19) 
현재 모델에 사용된 반응속도 데이터보다 더 빠른 반응

속도 데이터를 사용할 경우 완전한 탈염화까지 소모되는 

시간은 줄어들 수 있다.

3.4. OCDD의 탈염화에 의한 독성변화(TEQ) 예측
Fig. 5에서 예측된 PCDDs 이성질체 중 TEF 값을 갖는 

OCDD, 1,2,3,4,7,8,9-HpCDD, 1,2,3,6,7,8-, 1,2,3,7,8,9-, 1,2,3,4,7,8- 
HxCDD, 1,2,3,7,8-PeCDD, 2,3,7,8-TCDD에 대한 TEQ 변화
량을 예측하였다. 위 모델링에서 OCDD (TEF = 0.001) 1,000 
ng를 초기농도로 입력하였기 때문에 초기 독성농도는 1 ng 
TEQ에서 시작되었다. 그 결과 OCDD에서 탈염화 반응이 
진행될수록 TEF 값이 더 높은 이성질체들이 생성되면서 
독성농도가 1.1년 후 최대 11.8배까지 증가하였다가, 다시 
독성이 없는 저염화물로 탈염화되면서 점차 감소하여 34.8
년 이후 다시 초기 독성농도인 1 ng TEQ 이하로 감소하
는 것으로 예측되었다(Fig. 6(a)). Huang model 또한 독성
농도가 점차 증가하여 반응 개시 후 1.7년 후 최대 19.4 
배까지 독성농도가 증가하였다가, 14.3년 후 1 ng TEQ 이
하로 감소하는 것으로 예측되었다(Fig. 6(b)). 두 모델 모
두 다이옥신이 영가철 혹은 탈염화 혐기미생물에 의해 환

원적으로 탈염화 될 경우 독성농도가 오히려 증가하는 것

으로 예측되었으며, 초기 독성농도로 회복되는데 까지 10∼
30년 이상 오랜 시간이 필요한 것으로 나타났다.
다이옥신을 분해할 수 있는 호기 미생물의 경우 특정 

HxCDD 이성질체를 제외하고 Penta-CDD 이상의 고염화물
은 처리가 불가능하고, 저염화 다이옥신의 경우 고염화 다
이옥신에 비해 상대적으로 산화분해가 빠르다.4,5) 따라서 
고염화물의 처리에는 환원적 탈염화 반응이 적절하고, 저
염화물에서는 산화처리가 적절하므로 다이옥신 오염 토양, 
비산재, 저질토의 독성 저감을 위해서는 영가철, 단일 탈
염화혐기미생물 등의 단독 처리보다는 “bimetal을 이용한

Fig. 4. Linear correlation between experimental dechlorination first-order rate constants (kn) and redox-potential of PCDDs (E0
n) 

calculated by (a) Kim and (b) Huang.
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Fig. 5. Predicted homologue profiles of OCDD (initial conc. 
= 1,000 ng) dechlorination a) by Kim’s model and b) 
by Huang ‘s model.

Fig. 6. Predicted TEQ change of OCDD (initial TEQ = 1 
ng) dechlorination a) by Kim’s model and b) by 
Huang’s model.

탈염화 처리-호기미생물에 의한 산화처리” 등의 연계처리
를 통해 다이옥신의 효과적인 처리방법을 개발하는 것이 

바람직하다.

4. 결 론
본 연구를 통해 다이옥신의 화학적 특성 등을 예측할 수 
있는 화학적 계산 결과와 분해 실험 결과를 결합하여 다

이옥신의 탈염화 분해 과정을 정량적으로 모사할 수 있었

다. 결론적으로 다이옥신의 처리를 위해서는 현재까지 보
고된 영가철과 혐기미생물의 탈염화 반응속도로는 완전

한 탈염화를 통한 다이옥신의 독성 저감까지 30년 이상의 
처리 기간 필요한 것으로 예측되었다. 따라서 다이옥신의 
처리를 위해서는 좀더 빠른 탈염화 반응속도를 갖는 다른 
전자공여 시스템을 사용하거나, 환원적 탈염화-라디칼 산화
와 같은 복합 연계처리가 필요함을 알 수 있다.
본 논문을 통해 제시된 예측 기법은 화학적 데이터가 

충분할 경우 다이옥신뿐만 아니라 이와 유사한 Polychlori-
nated biphenyls (PCBs), Polybrominated diphenyl ethers 
(PBDEs)와 같은 다른 할로겐화 화합물에 적용이 가능하며, 
실험데이터가 충분할 경우 여러 전자공여 시스템에 대한 

평가가 가능하다. 또한 다이옥신의 초기농도 설정이 가능
하여, 오염토양, 비산재 등의 탈염화 처리과정에 대한 모델
링이 가능하다. 하지만 예측 모델의 정확성을 위해서는 좀 
더 많은 다이옥신 이성질체에 대한 탈염화 실험이 추가 

되어 예측 모델에 대한 검증과정이 수반되어야 한다.
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