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1. 서 론
1)

수중에 존재하는 오염물질은 양이온 또는 음이온의 

이온상태로 존재하고 있으며, 흡착 또는 이온교환방법

을 주로 사용한다 (Wu et al., 2015). 흡착의 경우 다양한 

소재를 바탕으로 수처리에 적용을 하고 있으며, 특히, 

이온교환수지는 일반적으로 스텔렌(styrene)과 디비닐

벤젠(divinylbenzen)의 공중합체의 본체(matrix)에 기능
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기(functional group)를 고정시킴으로써 양이온과 음이온 

교환수지로 구분이 된다 (Clifford, 1982). 양이온 중금속 

제거를 목적으로 양이온교환수지를 이용하였을 경우, 

제거효율이 감소하기 때문에 킬레이팅(chelating) 수지

가 개발되어 구리, 카드뮴, 니켈, 그리고 아연 등의 중금

속 제거에 이용하고 있다 (Sengupta, 1991). 

키토산은 새우나 게 등의 갑각류에서 추출되어진 키

틴을 탈아세틸화(deacetylation)하여 얻어진 결과물로 

물리화학적으로 독특한 특징을 가지고 있다 (An et al., 

2015). 키토산의 아민기는 중성이나 염기성에서는 아
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미노기(NH2)로 존재하고 있기 때문에 분자사슬 사이

의 수소결합이 끊어지지 않아서 용해되지 않는다 

(Oliver and Carey, 1976; Muzzarelli, 1977). 그러나 산성 

조건에서는 양이온으로 전하를 띄는 아미노기(NH3
+)

에 의해서 고분자 간에 정전기적 반발력에 의해서 물

분자의 침투가 용이해서 용해가 가능하다. 

아민기의 산성, 중성, 염기성의 기능기의 변화에 의해

서 키토산은 양이온 중금속과 음이온의 제거에 용이하

다. 즉 키토산의 pKa값은 일반적으로 6~6.5정도의 값으

로 알려져 있으며 이는 아래의 반응식 (1)과 (2)로 양이

온과 음이온의 제거가 이루어 진다.

NH3
+ + PO4

3-   at acid condition (1)

NH2 + Cu2+     at neutral and base condition (2)

이상과 같은 미세공극을 가지고 있는 흡착제의 제

거능은 흡착제의 물리화학적 특징, 표면의 넓이, 공극

의 크기, 친수성/소수성 여부 등에 결정이 되며, 흡착

평형식에 의해서 그 값을 결정할 수 있다. 오염물질의 

제거 속도는 고체와 액체의 경계면에서 발생하는 반

응 경로와 제거 메커니즘을 설명하기 위한 중요한 인

자이며, 흡착공정 설계에 있어서 공탑유체속도 

(Superficial Liquid Velocity: SLV)와 공탑체류시간

(Empty Bed Contact Time: EBCT)을 결정하기 위한 필

요한 요소이다. 하지만 흡착속도를 이용한 고액체의 

흡착현상을 명확하게 설명하기는 쉽지 않다. 이를 위

해서, 회분식 실험을 통해서 흡착질(adsorbate)의 농도 

변화에 따른 흡착량의 변화를 통해서, 즉 물질이동

(mass transfer)의 속도에 의해서 흡착속도를 결정한다 

(Ho and McKay, 1998; Lee, 2005).  

일반적으로 사용되고 있는 흡착속도는 유사 1차 반

응(pseudo first order kinetic model)과 유사 2차 반응 모

델(pseudo second order kinetic model)을 이용한다. 특

히 유사 2차 반응 모델의 경우, 최대 6가지 형태의 반

응식으로 표현이 가능하며 다양하게 사용이 가능하다 

(Blanchard et al., 1984; Na and Park, 2011). 

본 연구는 구리이온(Cu(II))과 인산염(phosphate)의 

키토산 비드를 이용한 흡착실험결과를 이용하여 1) 

다양한 흡착 속도 모델을 적용시켜 동역학적 평가를 

수행하고, 2) 각 모델의 적용성과 한계성에 대한 검토

를 하며, 또한 3) 이를 바탕으로 각 이온의 흡착 메커

니즘에 대한 연구를 진행하였다.   

2 실험 재료 및 방법

2.1 흡착제 개발

키토산 분말(flake)을 용해한 후 키토산 용액을 이용하여 

입자상 형태의 비드를 준비하였다. 우선 2.5%(wt.%/wt.%) 

키토산용액을 만들기 위해서, 5 g의 키토산 분말을 195 g의 

1% HCl 용액에 첨가한다. 실온에서 최소 24시간의 충분

한 교반과정을 통해 키토산 용액을 준비한다. 높은 온도

에서 천연유기물인 키토산 용해시, 용해 속도는 빨라 

질 수 있으나, 점도가 사라져 비드형태로 만들지 못하게 

된다. 200 mL의 1 M NaOH에 300 mL 뷰렛을 이용하여 

키토산 용액을 떨어뜨린다. 강한 교반일 경우, 비드의 

형태가 파손될 우려가 있으며, 너무 약할 경우 키토산 

비드의 엉김 현상이 발생할 수 있기 때문에 60~100 rpm

의 교반속도가 적당하다. 비드의 내부까지 경화를 위해

서 교반시간을 1~2시간 동안 지속해 준다. 구형의 입자상 

키토산 비드는 수처리에 사용하기 위해서 pH가 7~8이 

될 때까지 증류수를 이용하여 표면의 OH-를 제거해 주어

야 한다. 또한 물리적 강도를 높여 수처리 공정에 이용하

기 위해서 키토산 분자간의 교차결합(crosslinking)을 추

가적으로 진행한다. Glutaraldehyde (GA)를 이용하였으

며, HCB-G로 명명한다. 

2.2 HCB-G 특성

HCB-G의 평균 크기와 질량은 400개의 샘플을 이용

하여 평균값을 사용하였으며 GA에 의한 키토산 폴리

머의 교차결합력을 실험하기 위해서 pH 1, 2, 3, 4 용

액에 일주일 동안 HCB-G를 두고 HCB-G의 건조 질량 

변화를 관찰하였다. 

2.3 흡착실험

구리와 인산염의 흡착 속도를 결정하기 위해서 회

분식 실험을 진행하였다. 초기 구리와 인산염의 농도

는 각각 10, 15 mg/L로 하였으며, 구리와 인산염에 대

해 개별 실험과 혼합 실험을 200 mL의 유리병에 ~0.2 

g의 HCB-G를 이용하여 실험을 진행하였다.  반응온

도 20°C에서 100 rpm의 속도로 교반하였으며, 충분한 

교반시간을 위해서 0, 0.5, 1, 3, 6, 12, 24, 48 h의 정해

진 시간에 상등액을 채취하여 분석하였다. 각각의 흡

착량은 식 (3)을 이용하여 결정하였다.
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(3)

 여기서, qe는 흡착평형 상태에서 HCB-G의 단위 g

당 흡착된 구리 또는 인산염의 양(mg/g)이며, 는 구

리와 인산염의 초기 농도(mg/L), 는 흡착평형 후 용

액 중의 흡착질 평형 농도(mg/L), V는 용액의 부피(L), 

W는 HCB-G의 건조 질량(g)을 나타낸다.   

2.4 실험 분석

구리와 인산염의 분석은 분석 키트를 이용하여 DR 

3900 (HACH, USA) 과 HS-1000Plus (HUMAS, Korea)를 이

용하여 각각 분석하였으며, 또한 ICP-OES (Optima 2000, 

USA)을 이용하여 분석값에 대한 검정도 실시 하였다. 

3 결과 및 고찰

3.1 키토산 비드의 특성

본 실험에 사용된 HCB-G는 평균 지름과 질량은 

6.34±0.0370 mm과 26.3±0.464 mg을 각각 나타낸다.  Fig. 

1는 산성 용액에서 HCB-G를 나타내고 있다.  강한 산성

인 pH 1에서는 비드의 겉보기 색깔 변화가 나타나고 

있으며, pH 3부터 겉보기 색깔의 변화는 나타나고 있지 

않다. 실험 전과 후의 질량을 측정한 결과 pH 1, 2, 3에서 

16, 9.0, 11%의 질량이 각각 감소하였으나, pH 4에는 

3.2%의 질량의 변화를 나타내고 있다. 교차결합 없이 

준비된 키토산 비드의 경우, pH가 1과 2에서는 입자상 

키토산 비드가 전부 키토산 용액의 형태로 되돌아 가는

것과 비교하였을 경우, 10% 정도만의 비드가 녹는 것은 

대부분의 키토산 폴리머가 GA와 강한 결합을 유지하고 

있는 것을 나타내고 있다. 따라서 실제 수처리과정에서 

낮은 pH 조건에서도 키토산 비드를 이용한 중금속 및 

인산염의 제거에 이용될 수 있다.

3.2 동력학적 흡착 특성

구리와 인산염의 흡착 동력학적 해석을 위해서, 

HCB-G를 이용한 구리와 인산염의 흡착반응속도는 초

기 농도와 반응이 평형에 도달한 농도의 비(C/C0)와 

시간에 대한 비교를 통해 실험을 진행하였으며, 대표

적인 모델인 유사1차(pseudo first) 반응속도식과 유사2

차(pseudo second) 반응속도식을 이용하여 분석하였다. 

3.2.1 유사1차 반응속도 모델

유사1차 반응속도 모델은 Lagergren (1898)에 의해 

제시된 반응속도이며, 수용액상의 오염물질(흡착질)의 

흡착제에 의한 흡착과정에 일반적으로 사용되고 있는 

경험식 중의 하나이며, 아래의 식(4)과 같이 표현 한

다 (Ghodbane et al., 2008). 




     (4)

여기서, k는 유사1차 반응속도 상수(/hr), qe는 평형

상태에서 흡착제 단위 g당 흡착된 오염물질의 양

(mg/g), qt는 반응시간 t에서 흡착제 표면에서의 흡착

량(mg/g), t는 시간(hr)을 나타낸다. k와 qe의 값을 구하

기 위해서 식(4)는 식(5)과 식(6)의 시간에 대한 1차 

함수로 나타낼 수 있으며, 식(4)에서 기울기와 y절편

을 이용해서 각 각의 값을 구할 수 있다.   

ln      ln   (5)

ln

  
   (6)

각 각의 모델을 이용한 실험 결과는 Fig. 2에 나타

내었으며, 반응속도상수는 Table 1에 정리하여 나타내

고 있다.

유사1차반응을 적용하였을 경우, 하나의 직선식을 구

Fig. 1. Photograph of HCB-G at different initial pH solution after 7days.
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하는 것이 불가능하여, 초기 3시간(1구간)과 6시간 이후

(2구간)로 구간을 나누어 반응속도 상수를 비교하였다. 

모든 실험 조건에서 초기 3시간 구간에서 높은 반응속

도 상수(k)값을 보여주고 있다. 이는 초기의 흡착 속도

가 빠름을 나타내고 있다. 실제값과 이론값의 비교에서 

1구간의 편차는 20% 이하인 반면, 2구간의 경우는 최고 

80%이상의 편차가 발생하였다. 이는 2구간에서(6시간 

이후)에서는 초기 반응과 다른 흡착 메커니즘에 의한 구

리와 인산염의 제거가 이루어 지고 있다고 판단된다.  

인산염의 흡착 속도상수는 초기에는 모든 경우에 

구리보다 빠른 것으로 나타나고 있으나, 시간이 지난 

후에는 인산염의 값이 급격히 감소하여 구리의 흡착 

속도 상수값이 상대적으로 높게 나타나고 있다. 이는 

인산염과 구리의 키토산과 반응에서 다른 경로를 보

여주고 있다. 인산염과 구리는 키토산의 아민 그룹의 

NH3
+와 정전기적 반응, NH2와 킬레이팅 반응을 통해

서 각각 반응이 진행된다. 따라서 초기의 정전기적 반

응에 대한 반응 속도가 킬레이팅 반응에 의한 속도 

보다 빠르게 이루짐을 알 수 있다.  

3.2.2 유사2차 반응속도 모델

Ho and Mckay (1998)에 의한 고체상의 흡착평형능

력을 바탕으로 제시된 유사2차 반응속도 모델은 아래 

식(7)와 같이 나타낼 수 있으며, 식(7)를 바탕으로, 유

사2차 속도반응식은 5개(Blanchard et al., 1984) 또는 6

개(Na and Park, 2011) 형태의 다양한 직선식(1차 함

수)으로 나타낼 수 있으나, 그 중에서 식(8)의 경우가 

가장 보편적으로 사용되고 있다. 기울기와 y절편을 이

용하여 k와 qe값을 구할 수 있다.  

Table 1. Parameters of the pseudo first order kinetic model

time ≤ 3 hr time ≥ 6hr

k
(h-1)

R2
1)q

(mg/g)

2)q
(mg/g)

3)Difference
(%)

k
(h-1)

R2
1)q

(mg/g)

2)q
(mg/g)

3)Difference
(%)

individual
Cu(II) 0.256 0.940 3.59 3.91 -8.18 0.115 0.998 2.59 3.91 -33.8

phosphate 1.04 0.993 8.04 9.4 -14.5 0.0928 0.999 2.78 9.4 -70.4

mixed
Cu(II) 0.271 0.937 5.85 6.66 -12.2 0.126 0.995 4.55 6.66 -31.7

phosphate 0.439 0.958 13.0 16.4 -20.7 0.0811 0.961 2.11 16.4 -87.1

1) Theory uptake
2) Experiment uptake
3) Difference between theory and experiment uptake

(a) (b)

Fig. 2. Pseudo first order kinetic for Cu(II) and phosphate at individual (a) and mixed (b) component. 
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×  (8)

여기서, k, qe, qt, 그리고 t는 각각 유사2차 반응속

도 상수(g/mg·hr), 평형상태에서 흡착제 단위 g당 흡착

량(mg/g), 반응시간 t에서 흡착량(mg/g), 그리고 반응

시간(hr)이다. 구리와 인산염에 대한 흡착실험결과를 

식 (8)을 통하여 Fig. 3와 Table 2에 나타내었다.

Fig. 3에서 보듯이, 유사1차반응식의 구간을 구분하

여 2개의 직선식을 구하여 해석하는 방법과 달리, 유

사2차반응식은 모든 실험값에 대해서 높은 R2을 가지

는 직선식을 구할 수 있으며, 이를 이용하여 k값과 qe

값을 구 할 수 있다.  유사1차반응 적용 결과와 같이, 

구리와 인산염을 단독으로 제거 할 경우, 인산염의 반

응속도 상수가 구리보다 2배 이상 높게 나타나고 있

다. 구리와 인산염을 동시에 제거 하였을 경우는 구리

와 인산염의 속도상수는 단독으로 경우보다 감소하고 

있으나, 인산염의 감소율이 높아서 두 값의 차이는 크게

나타나고 있지 않다. 이는 유사1차반응의 1구간(초기)

Fig. 4. Comparison of experimental uptake (x-axis) to theoretical 
uptake (y-axis).

Table 2. Parameters of the pseudo second order kinetic model

k (h-1) R2 1)q (mg/g) 2)q (mg/g) 3)Difference (%)

individual
Cu(II) 0.124 0.997 4.03 3.91 3.00

phosphate 0.279 0.999 9.16 9.40 -2.57

mixed
Cu(II) 0.0842 0.997 6.69 6.66 0.435

phosphate 0.0801 0.999 14.9 16.4 -8.72

1) Theory uptake
2) Experiment uptake
3) Difference between theory and experiment uptake

(a) (b)

Fig. 3. Pseudo second 2nd order kinetic for Cu(II) and phosphate at individual (a) and mixed (b) component. 
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에서도 비슷한 경향을 나타내고 있는 것으로 확인이 되

었다. 따라서 구리와 인산염의 동시 제거가 진행될 경

우, 음전하와 양전하를 띠고 있으며 한정된 제거 사이트

에 경쟁관계에 의한 반응속도의 감소 현상이 나타나는 

것으로 판단된다. 실제값과 이론값의 차이를 나타내는 

Table 2에서는 유사1차반응의 1구간 값보다 낮은 값을 

보여주고 있으며, 실제값(x-축)에 대한 이론값(y-축)의 비

율값(기울기)을 나타내는 Fig. 4(실제값과 이론값이 일치

하면 기울기는 1)은 유사2차반응은 높은 기울기 값을 보

여주고 있다. 따라서 구리와 인산염의 흡착 반응은 유사2

차반응 속도식 적용이 유리하다고 말할 수 있다. 

3.3 확산모델

HCB-G는 다공성 흡착제의 특성에 의해서 오염물질

의 제거속도는 물질확산(mass transfer)속도에 의해서 

결정되며 이를 위해 내부와 외부확산 모델을 이용하

여 결정할 수 있다. 외부확산 모델(external diffusion 

model)은 막확산 또는 경막확산 모델(film diffusion), 

내부확산 모델(internal diffusion model)은 세공 내 확

산모델(interparticle model)이라고 한다. 일반적인 외부

확산 모델은 Spahn and Schlunder (1975)에 의해 제안

된 아래의 식(9)이 일반적이지만,  




       (9)

HCB-G를 이용해서 BET실험을 통한 HCB-G의 표

면적의 값이 필요하지만, 천연유기고분자인 키토산의 

경우 BET실험을 통한 표면적을 얻기가 불가능하기 

때문에 본 연구에서는 Boyd모델(Boyd et al., 1947)을 

사용하여 공극과 필름 사이의 속도결정단계인 외부확

산 모델에 대한 연구를 진행 하였다. 일반적으로 낮은 

농도, 부족한 혼합, 그리고 작은 입자의 경우에는 막

확산이 속도 결정단계이고, 반대의 실험조건, 즉 높은 

농도, 강한 혼합, 그리고 큰 입자의 경우는 내부확산

이 흡착의 속도를 결정한다 (Garcia-Reyes and Jose, 

2010; Kumar and Gaur, 2011). 

3.3.1 내부확산 모델

내부확산 모델은 Weber and Morris (1962)에 의해 

제안 되었으며 식(10)과 같이 제안되었다.

     (10)

여기서, qt는 시간(t)에 대한 오염물질의 흡착량

(mg/g), k는 흡착제 내의 확산속도상수, t는 시간을 각 

각 의미한다. 상수 값인 C(y절편)는 경계층의 두께와 

관련성이 가지고 있다 (Na and Park, 2011). 내부확산 

모델을 적용한 결과는 Fig. 5와 Table 3에 나타내었다. 

내부확산 모델의 적용결과, 유사1차반응과 같이 동

역학적 흡착실험의 결과값이 초기 3시간과 6시간 이

후의 경향이 매우 상이하게 나타나고 있다. 따라서 하

나의 직선식으로 나타내기는 불가능하여 2개의 구간

으로 분리하여 결과를 나타내었다 (Hamdaoui, 2006). 

비슷한 연구에서는 3개 또는 4개의 구간으로 분리하

여 내부확산 모델을 설명하고 있다. Ho and McKay 

(1998)는 이론상으론 1)경계면 확산(boundary-layer), 2)

매크로(macro), 3)메조(meso), 4)마이크로(micro) 내부

확산 등으로 설명하였고, Hameed and El-Khaiary 

(2008)는 1)표면(surface) 확산, 2)기공(pore) 확산, 그리

고 3)평형단계의 3개의 확산 모델을 설명하였다.

본 연구에서는 2개의 구간으로 분리하여 첫 번째 

구간(1구간, 3시간 이전)을 막확산 구간, 두 번째 구간

(2구간, 6기간 이후)을 세공확산에 의한 것으로 설명 

할 수 있다 (Gilcreas et al., 1965). 이전의 속도반응식

의 결과와 같이 k값의 비교시, 1구간에서는 인산염 단

독 또는 혼합 용액에서도, 인산염의 속도상수 값은 구

리의 값보다 3~4배의 크게 나타나고 있다. 이는 인산

Table 3. Parameters of the intraparticle kinetic model

time ≤ 3 hr time ≥ 6hr

k R2 C k R2 C

individual
Cu(II) 0.655 0.870 0.363 0.0254 0.809 2.82

phosphate 2.45 0.737 2.34 0.00577 0.604 8.77

mixed
Cu(II) 1.12 0.853 0.717 0.0393 0.802 4.83

phosphate 3.25 0.823 2.31 0.0344 0.824 13.4
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염은 키토산 아민기의 양이온과 반응에서 구리의 제

거보다 빠르게 진행됨을 알 수 있다. 세공확산을 나타

내는 2번째 구간의 k값은 1구간에 비해 수십~수백배

의 감소를 보여 주고 있으며, 특히 인산염의 감소폭이 

크게 증가하고 있다. 인산염의 급격한 k값의 감소는 

결국 2구간에서 실험 조건의 변화와 제거물질의 종류

에 의한 차이가 크게 나지 않는 것으로 보인다. 이는 

표면확산의 경우는 특정한 조건에 의한 확산 속도의 

편차가 결정될 수 있지만, 세공확산의 경우는 조건의 

변화에 대한 확산 속도의 변화가 크게 나타나지 않는

다는 것을 알 수 있다.  

내부확산모델을 이용한 y절편을 통해 얻을 수 있

는 C의 값은 경계층에 대한 설명이 가능하다. 즉 C의 

값이 커질수록, 경계층 두께가 증가함을 나타내며 경계

층의 영향이 증가함을 의미한다 (Magdy and Altaher, 

2018).

3.3.2 외부확산(Boyd)모델

내부확산 모델의 값에서 초기의 제거는 막확산에 

의한 것으로 나타내고 있으며, 이를 증명하기 위한 외

부확산(film) 모델 중 하나인 Boyd 외부확산 모델을 

이용하였으며, 속도결정단계를 외부확산 또는 내부확

산에 의한 것인지를 결정하기 위함이다.  

(a) (b)

Fig. 5. Intraparticle diffusion model for Cu(II) and phosphate at individual (a) and mixed (b) component.

(a) (b)

Fig. 6. Boyd plot for Cu(II) and phosphate at individual (a) and mixed (b) component.
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Boyd의 속도반응식은 아래 식(11)처럼 주어지며, 식(12)

를 가정하였을 경우 식(13)처럼 표현하여 나타낼 수 있다. 

     exp    (11)

   (12)

     ln     (13)

여기서, Bt값은 시간에 대한 값으로 나타낼 수 있다.

만약 Boyd모델이 원점을 지나는 하나의 직선식을 나

타내면, 흡착과정에서  세공확산이 속도결정단계라고 

할 수 있다 (Magdy and Altaher, 2018). 그러나, Fig. 6에서 

나타난 바와 같이 원점을 지나지 않기 때문에  초기의 

흡착과정에서는 속도결정 단계라고 설명할 수 있다 

(Karthikeyan et al., 2005). 또한 낮은 R2의 값은 내부확산

만을 통해서 흡착의 kineitc이 결정되지 않는다는 것을 의

미할 수 있다. 따라서 외부확산이 대부분의 흡착 기작으

로 작용하고 있으며, 내부확산에 의한 영향은 적은 것으

로 나타나고 있다.

4. 결 론

∙유사1차 반응식을 적용할 경우, 하나의 직선식을 

얻기 불가능하여 구간을 구분하여 각각의 직선식

을 구할 수 있으며, 실제값과 이론값의 흡착량의 

차이가 시간 구간의 구별에 의해 차이가 크게 나

는 현상은 초기와 시간이 지난 후의 흡착반응의 

메커니즘의 차이가 있음을 보여준다.

∙유사1차 반응식은 인산염의 흡착속도가 구리의 

흡착속도보다 모든 조건에서 빠르게 나타나고 있

으며 이는 키토산의 아민기와 반응이 NH3
+이 NH2

반응보다 빠름을 의미한다. 

∙유사2차 반응식은 하나의 직선으로 적용이 가능

하며, 구리와 인산염의 흡착량이 실제값과 이론값

의 차이가 유사1차 반응식 보다 크게 낮게 나타나

고 있으므로, 구리와 인산염의 흡착속도식 적용에 

보다 유리하다.

∙키토산 비드의 경우, 내부확산 모델적용시 2개의 

구간으로 직선식이 나타나며, 이는 구리와 인산염

의 속도결정단계가 막확산과 세공확산에 각각 영

향을 받는 것을 의미하며, 인산염의 경우는 막확

산속도가 구리보다 빠르게 나타나고 있으며, 세공

확산의 경우, 구리와 인산염의 세공확산 속도에는 

큰 차이를 나타내고 있지 않다.
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