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ABSTRACT

Industrial wastewater often contains a number of recalcitrant organic contaminants. These contaminants are hardly degradable

by biological wastewater treatment processes, which requires a more powerful treatment method based on chemical oxidation.

Advanced oxidation technology (AOT) has been extensively studied for the treatment of nonbiodegradable organics in water

and wastewater. Among different AOTs developed up to date, ozonation and the Fenton process are the representative 

technologies that widely used in the field. Based on the traditional ozonation and the Fenton process, several modified

processes have been also developed to accelerate the production of reactive radicals. This article reviews the chemistry

of ozonation and the Fenton process as well as the cases of application of these two AOTs to industrial wastewater treatment.

In addition, research needs to improve the cost efficiency of ozonation and the Fenton process were discussed.
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1. 서 론

산업이 고도화되고 다양화됨에 따라 산업폐수 내 

오염물질들도 다양해지고 분해가 어려운 화합물들을 

다수 포함하게 되었다. 특히 화학산업의 발전에 따라 

해마다 수많은 신규 화학물질들이 합성되고 있고, 이 

중 상당수는 난분해성 화합물들에 해당한다. 현재 

Chemical Abstracts Service(CAS)에 등록된 유무기 화

합물들의 수는 1억 6천만종을 넘어섰으며, 이 중 수백

만 종 이상이 상업적으로 생산되고 있다 (www.cas.org). 
이러한 화학물질들은 생산과정에서 발생하는 다양한 

부산물들과 함께 해당 산업의 폐수에 포함되어 유출

될 수 있다.
산업폐수는 사업장 내에서 자체적으로 처리하거나 

공공하수처리시설과 연계하여 처리한다. 산업폐수를 

자체 처리하는 경우에도 비용이 적게 드는 생물학적 

처리공정(활성 슬러지 공정)을 우선적으로 활용한다. 
그러나 생물학적으로 난분해성 오염물질들이나 미생

물들에게 독성을 가지는 오염물질들이 포함된 경우 

생물학적 처리가 어려워진다. 이 경우, 상대적으로 높

은 처리비용을 감안하더라도 화학적 처리공정의 적용

이 필요하다. 
지난해 개정된 물환경보전법 시행령 및 시행규칙에 

따라 폐수 내 유기물 지표가 화학적 산소요구량(Chemical 
Oxygen Demand, COD)에서 총유기탄소(Total Organic 
Carbon, TOC)로 올해부터 2022년까지 단계적으로 전

환된다. TOC는 COD에 비해 넓은 범위의 유기물을 정

량화할 수 있는 지표이다. 특히, 폐수 내 난분해성 유

기오염물질들이 많이 포함되어 있는 경우 COD에서 

TOC로의 전환율이 높게 나타날 수 있다(즉, COD로 

측정되지 않던 유기물이 TOC에 반영될 수 있다). 이
러한 수질 지표의 변화에 따라 난분해성 유기오염물

질을 효과적으로 처리하기 위한 화학적 수처리 기술

의 필요성이 더욱 높아졌다.
고도산화기술(Advanced Oxidation Technology, AOT)

은 생물학적으로 처리하기 어려운 난분해성 유기오염

물질들을 강력한 산화력을 가진 화학종을 통해 산화

분해하는 기술이다. 고도산화기술은 정수처리, 하폐수

처리, 토양 및 지하수 정화, 초순수 제조공정 등 다양

한 영역에 적용되고 있다. 본 총설에서는 고도산화기

술의 개념에 대하여 간단히 살펴보고, 대표적인 상용

화 산화기술인 오존산화 및 펜톤(Fenton)산화기술들 

그리고 이들로부터 파생된 여러 고도산화기술들의 원

리와 적용사례(산업폐수 적용 사례를 중심으로)를 살

펴보고자 한다.

2. 고도산화기술

고도산화기술은 수산화라디칼(hydroxyl radical, •OH)
을 이용하여 수중 난분해성 유기오염물질들을 산화하

여 분해하는 화학적 수처리 기술이다. 수산화리다칼

은 (열)화학반응, 광화학반응, 전기화학반응, 그리고 

고전압 방전이나 방사선 조사 등을 통한 화학반응 등 

다양한 방법에 의해 발생 가능하며, 이에 따라 다양한 

기술들이 존재한다. 수산화라디칼은 주로 과산화수소

나 오존과 같은 산화제들의 자발적인 산화/환원 반응

들에 의해 생성되며, 산소나 물과 같은 안정적인 분자

들을 전구체로 하여 비자발적인 반응들에 의해서도 

만들어질 수 있다. 대표적인 고도산화기술로는 오존/
과산화수소(O3/H2O2) 및 오존의 광분해(UV/O3)와 같은 

오존 기반 고도산화(ozone-based AOP) (Ikehata and El-Din, 
2005), 펜톤산화 (Zepp et al., 1992; Lin and Lo, 1997), 
과산화수소의 광분해(UV/H2O2) (Wols et al., 2013; Li 
et al., 2019), 광촉매 산화 (Kim et al., 2010; Daghrir et 
al., 2013) 등이 있다. 이 중 단독 오존, O3/H2O2, UV/O3, 
그리고 UV/H2O2 기술들은 미량유기오염물질 제거를 

위한 고도정수처리 공정에 주로 사용되고, 펜톤산화

의 경우 산업폐수 처리에 주로 활용된다. 오존관련 기

술의 경우 하수 내 잔류성 미량오염물질의 처리나 일

부 산업폐수 처리를 위해 적용되기도 한다. 
수산화라디칼은 강한 산화력을 가지는 화학종으로

서 1전자 환원반응에 대해 2.8 V의 높은 산화환원전

위를 나타낸다 (Eo(•OH/H2O) = 2.8 VNHE, Bard et al., 
1985). 이러한 강한 산화력을 바탕으로 수산화라디칼

은 수중에서 다양한 유기 화합물들과 비선택적으로 

빠르게 반응한다. 수산화라디칼의 반응은 대부분의 

유기 화합물들과 108-1010 M-1s-1의 이차반응속도 상수

를 나타낸다 (Buxton et al., 1988). 수산화라디칼은 주

로 유기 화합물의 수소 원자를 빼앗는 기작으로 반응

을 진행하는데(반응식 1), 이를 통해 생성된 유기 라

디칼(R•)은 수중 산소와의 추가 반응들을 통해 산화과

정이 전개된다 (반응식 2, 3). 산화과정에서 생성된 부

산물들은 다시 수산화라디칼과의 반응과 산소와의 결

합 과정을 반복하면서 최종적으로는 이산화탄소와 물
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로 무기화된다 (반응식 4, 5).

RH + •OH → R• + H2O (1)

R• + O2 → ROO• (2)

ROO• + ROO• → ROH + RCOR + RCOH (3)

ROH + RCOR + RCOH + •OH + O2 →→ RCOOH (4)

RCOOH + •OH + O2 →→ CO2 + H2O (5)

3. 오존 산화기술

3.1. 오존을 활용한 수처리

오존은 1전자 및 2전자 환원반응에 대해 각각 1.03 
VNHE (Koppenol et al., 2010)과 2.08 VNHE (Bard et al., 
1985)의 환원전위를 갖는 기체 형태의 강력한 산화제

이며 수중에서 자가분해(self-decomposition)되어 오존

보다 반응성이 높은 수산화라디칼을 생성할 수 있다. 
오존 기체를 수중에 혼입하여 오존 그 자체와 부가적

으로 생성되는 수산화라디칼을 동시에 이용하는 오존 

산화기술은 주로 수중 병원성 미생물의 불활성화 및 

유기오염물질의 산화분해를 목적으로 활용되어왔다. 
수처리 기술로서의 오존 산화기술은 역사적으로 1891
년 독일 Martinikenfeld 지역에서 오존의 소독능에 대

한 파일럿 테스트를 거쳐 1893년 네덜란드 Oudshoorn 
지역 정수 처리장의 소독 공정으로 처음 적용된 사례 

이후 유럽과 미국을 중심으로 정수 처리 공정의 단위 

공정으로서 보편화되었다 (Rice et al., 1981). 우리나라

의 경우 1990년대 페놀, 벤젠, 톨루엔 등과 같은 난분

해성 유해영향 유기물질들이 낙동강 수계로 유출되는 

수질오염사건들을 계기로 전국의 정수 처리장에 오존

을 활용한 고도정수처리공정의 도입 및 확대가 이루

어져 왔다. 최근 오존 산화기술은 정수 처리장뿐만 아

니라 하수 처리장에서도 그 적용이 확대되고 있다. 하
수 처리장의 유입 원수에는 다양한 종류의 화학물질

들(환경호르몬, 의약물질, 살충제 등)이 포함되어 있으

며 (Lee and von Gunten, 2016), 이들은 기존의 활성슬

러지공법에 의한 생물학적 분해가 어려운 난분해성 

유기물질들이다. 때문에 하수 처리 방류수에는 처리

되지 못한 미량 수준(ng/L−μg/L)의 유기오염물질들이 

잔류하고 있으며 (Joss et al., 2006), 이들이 별도의 처

리과정을 거치지 않고 자연수계에 방류될 경우 수생

태계를 교란시기커나 상수원의 수질을 악화시킬 수 

있다 (Schwarzenbach et al., 2006). 이 같은 미량유기오

염물질은 오존 산화와 같은 고도산화공정이 하수 처

리공정의 후단부에 위치할 경우 효과적으로 제어될 

수 있다. 오존 산화기술은 또한 유기물 부하가 높은 

다양한 산업폐수의 처리를 위해 활용되기도 한다 (오존 

산화기술을 이용한 산업폐수의 처리는 3.3.절을 참조).

3.2. 수처리에서 오존의 화학반응

오존 산화기술을 활용한 수중 대상 오염물질의 효과

적인 제어를 도모하기 위해서는 오존의 화학반응

(ozonation chemistry)에 대한 이해가 필요하다. 오존 산

화에 의한 오염물질 분해는 아래 식 6과 같이 대상 오

염물질(Contaminant, C)과 산화제(오존 및 수산화라디

칼)의 2차 속도상수(kO3 및 k•OH)와 산화제 노출량(시간

에 따른 산화제 농도의 적분 값: ∫[O3]dt 및 ∫[•OH]dt)의 

함수로 나타낼 수 있다. 

−ln([C]/[C]0) = kO3 ∫[O3]dt + k•OH ∫[•OH]dt (6)

2차 속도 상수의 경우 수많은 유기오염물질에 대한 

방대한 데이터베이스가 구축되어 있을 뿐만 아니라, 
작용기 기여법(Group Contribution Method, GCM, Minakata 
et al., 2009), 정량적 구조-활성 관계(Quantitative Structure- 
activity Relationship, QSAR, Lee and von Gunten, 2012), 
양자화학 기반 계산법(Quantum chemical calculations, 
Lee et al., 2015) 등과 같은 다양한 방법을 통해 신종 

유기오염물질에 대한 kO3와 k•OH의 예측이 가능하다. 
반면, 산화제 노출량은 오존이 접촉하는 물의 수질

(pH, 유기물의 농도 및 성상 등)에 따라 변화하기 때

문에 다양한 수질 조건에서 오염물질의 분해 효율을 

결정하는 오존의 화학적 안정성을 이해하는 것은 매

우 중요하다.
수중에서의 오존의 분해는 초순수에서의 분해와 다

양한 수질인자가 존재하는 원수(자연수 혹은 하폐수)
에서의 분해로 구분할 수 있다. 전자의 경우 오존의 

분해는 오존과 수산화이온의 반응을 통해 개시된다 

(반응식 7) (Fig. 1a). 개시반응의 결과 초과산화 이온

(Superoxide radical anion, O2
•−)과 초과산화 이온의 짝

산인 과수산기(Hydroperoxyl radical, HO2
•)가 생성된다. 
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생성된 초과산화 이온은 다른 오존 분자와 반응하여 

오조나이드 라디칼 음이온(Ozonide ion, O3
•−)을 만들

고 이는 수산화라디칼로 자가분해된다 (반응식 8, 9). 
여기서 생성된 수산화라디칼은 또 다른 오존 분자와 

반응하여 초과산화 이온을 발생시킨다 (반응식 10). 
반응식 2 이후 생성되는 초과산화 이온과 수산화라디

칼은 반응식 8−10이 반복되는 라디칼 연쇄반응을 유

도함으로써 오존 분해를 가속화시킨다. 초순수에서의 

오존 분해 개시반응은 이후의 반응들에 비해 속도가 

매우 느리기 때문에 반응식 7이 오존 분해의 속도결

정단계가 된다. 따라서 pH가 높을수록 오존의 분해 

속도가 빨라진다 (Fig. 1b). 

O3 + OH− → O2
•− + HO2

• (O2
•− + H+) (7)

O3 + O2
•− → O3

•− + O2 (8)

O3
•− + H+ ⇌ HO3

• → •OH + O2 (9)

O3 + •OH → O2
•− + O2 (10)

초순수와 다르게 용존 유기물(Dissolved Organic 
Matter, DOM)이 포함된 원수에서의 오존 분해는 일반

적으로 수 초 내로 급격히 감소하는 초기 단계(Initial 
phase)와 이후 상대적으로 느리게 감소하는 두 번째 

단계(Second phase)로 구분된다. Fig. 2a는 동일한 장소

(울산시 회야 정수장)에서 다른 일시(2011과 2016년)
에 채취된 두 원수에서의 오존 분해를 나타낸 그래프

이다. 두 원수의 용존 유기 탄소(Dissolved Organic 
Carbon, DOC)의 농도가 거의 같음(≈ 2 mg C/L)에도 

불구하고 각 단계 별로 서로 다른 오존 분해양상을 

나타내는 것은 원수를 구성하는 유기물의 화학적 조

성 차이로 설명될 수 있다. 
초기 단계에서 오존과 용존 유기물의 직접반응에 의

해 급격히 소모되는 오존의 양을 순간 오존 요구량

(Instantaneous Ozone Demand, IOD)이라 한다. IOD는 

용존 유기물의 농도뿐만 아니라 유기물의 화학적 조성

에도 영향을 받는데, 오존과의 반응 속도가 빠른 작용

기들(알켄(Alkene), 아민(Amine), 페닐(Phenyl) 등)을 포

함하는 유기물이 많을 수록 큰 IOD 값을 나타낸다 

(Buffle and von Gunten, 2006). 일반적으로 자연수 내에 

존재하는 천연유기물질(Natural Organic Matter, NOM)
은 주로 탄소 단일 결합과 이중 결합(혹은 삼중 결합)이 

번갈아가면서 연결된 공액 불포화 탄화수소(Conjugated 
unsaturated hydrocarbon)와 선형으로 연결된 페닐 고리

들(Phenyl rings)의 화합물인 부식산(Humic acid)으로 

구성되어 있다 (Świetlik and Sikorska, 2004; He et al., 
2009). 천연유기물질 내 알켄 성분과 오존의 산화반응
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Fig. 1. (a) Reactions of ozone decomposition in pure water, (b) time-dependent profiles of ozone decomposition in pure
water at different pH conditions (Figs. 1a and 1b were taken and from Staehelin and Hoigne (1985) and Ershov
and Morozov (2009), respectively, and were reconstructed). 
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은 오존의 친전자성 첨가(Electrophilic addition)반응을 

시작으로 크리게 중간체(Criegee intermediate)와 몰로조

나이드 중간체(Molozonide intermediate)를 거쳐 두 개

의 카보닐(Carbonyl) 화합물을 생성하는 크리게 기작

(Criegee mechanism)으로 진행되며 (Criegee, 1975), 1당
량의 알켄 성분이 1당량의 오존을 소모한다. 그러나 천

연유기물질 내 페닐 성분의 오존 산화반응에서는 오존

과 페닐 고리의 크리게 중간체로부터 라디칼 연쇄반응

을 일으키는 초과산화 이온, 오조나이드 라디칼 음이

온, 그리고 과산화수소를 생성시킬 수 있기 때문에 

(Bailey, 1982), 페닐기 성분이 많은 유기물질은 오존을 

많이 소모하여 보다 큰 IOD 값을 나타낼 수 있다. 
두 번째 단계에서의 오존 분해는 유사 1차 반응속

도(Pseudo-first-order reaction kinetics, k2)를 따라 점진

적으로 감소하며, 이는 초기 단계에서 산화된 유기물

이 오존과의 반응속도가 상대적으로 느린 화학적 조

성이 우점적인 상태로 변화되었기 때문이다. 이 구간

에서의 오존의 분해는 유기물과 수산화라디칼의 반응 

특성에 의해 가속화될 수도 있고 반대로 지연될 수도 

있다 (Fig. 2b) (Staehelin and Hoigné, 1985). 어떤 유기

물이 수산화라디칼과의 산화반응 이후 초과산화 이온

(혹은 과수산기)을 발생시킴으로써 라디칼 연쇄반응

을 통해 오존의 분해를 가속화시키는 경우(반응식 11, 

12), 해당 유기물을 오존 분해 촉진제(Promoter)라고 

한다. 대표적인 오존 분해 촉진제로는 1, 2차 알코올

(Primary and secondary alcohols)과 아릴기 화합물 등이 

있다. 

C(−H) + •OH → •R + H2O• (11)

•R + O2 → {•OOR} → O2
•− (or HO2

•) + C'oxid (12)

반면, 수산화라디칼과 반응하여 초과산화 이온을 

생성하지 않는 유기물들은 라디칼 연쇄반응을 차단하

여 오존 분해를 지연시키므로 오존 분해 억제제

(Inhibitor)로 구분할 수 있으며, 이에 해당하는 유기 

화합물로는 3차 알코올(Tertiary alcohol)과 지방족 알

킬(Aliphatic alkyl) 화합물 등이 있다.
이처럼 오존의 분해 및 수산화라디칼의 생성은 원

수 내 유기물의 정성 및 정량적 특성에 따라 다르게 

나타난다. 다시 말하자면 앞서 언급된 (식 6)의 오존 

및 수산화라디칼의 산화제 노출량은 원수 내 배경 

유기물의 특성에 의해 결정된다는 것을 의미한다. 오
존의 노출량은 시간에 따른 오존 농도의 변화를 258 
nm에서 몰 흡광 계수 3000 M−1 cm−1를 활용하여 관

찰하거나 지시약인 인디고(Indigo) 시약을 사용하여 

측정할 수 있다 (Elovitz and von Gunten, 1999; Bader 
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Fig. 2. (a) Time-dependent profiles of ozone decomposition in Hoeya natural waters sampled in 2011 and 2016, (b) reactions 
of ozone decomposition in the presence of organic contaminant C (Figs. 2a and 2b were taken and from Kim et 
al. (2020) and Staehelin and Hoigne (1985), respectively, and were reconstructed). 
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and Hoigné, 1981). 수산화라디칼의 노출량은 파라-클
로로벤조산(para-chlorobenzoic acid, p-CBA)과 같이 

오존과는 반응성이 거의 없고(kO3,p-CBA ≤ 0.15 M−1 s−

1, Yao and Haag, 1991) 수산화라디칼과는 빠른 속도

로 반응(k•OH,p-CBA = 5 × 109 M−1 s−1, Neta and 
Dorfman, 1968)할 수 있는 유기화합물을 미량으로 주

입하여 그 분해 정도를 측정함으로써 계산할 수 있

다 (식 13).

∫[•OH]dt = −ln([p-CBA]/[p-CBA]0)/k•OH,p-CBA (13)

오존 산화공정에서 산화제 노출량을 알 수 있게 되

면, (식 6)을 통하여 대상 오염물질의 제거 효율을 예

측할 수 있다. 예측된 오염물질의 제거 효율을 바탕으

로 최적의 오존 주입량(Optimal ozone dose)을 결정하

는 것은 다음과 같은 이유 때문에 매우 중요하다: 최
적의 오존 주입량보다 낮은 양(Underdose)의 오존을 

주입하면 대상 오염물질의 충분한 제거가 이뤄지지 

않고, 반대로 과한 양(Overdose)의 오존을 주입하면 그

에 따른 불필요한 공정운영 비용이 발생할 뿐만 아니

라 브롬산염과 같이 유해한 산화 부산물의 생성이 증

가할 수도 있다 (Von Gunten and Hoigné, 1994). 그러

나 실시간으로 변화하는 원수의 수질에 대해 오존과 

수산화라디칼의 노출량을 실험적으로 결정하는 것은 

실제 수처리장의 상황을 고려하였을 때 매우 어려운 

일이다. 이와 같은 어려움을 해소하기 위해, 수처리장

에서 일상적으로 모니터링하는 기초 수질인자들을 바

탕으로 경험적 모델을 수립하여 오존과 수산화라디칼

의 노출량을 예측하는 연구들이 지속적으로 이뤄지고 

있다 (Siddiqui et al., 1994; Sohn et al., 2004; Kim et 
al., 2020). 하지만 현재까지 개발된 경험적 예측 모델

들은 유기물의 성상이 오존과 수산화라디칼에 미치는 

영향을 반영하고 있지 않기 때문에, 특정 원수로부터 

개발된 예측 모델이 다른 지역의 원수에 대해 낮은 

예측율을 보이며 호환되지 않는 한계가 있다. 향후 이

와 같은 한계를 뛰어 넘기 위해서는 유기물의 성상을 

신속하고 구체적으로 특성화(Characterization)할 수 있

는 분석항목(예, 형광 분광법)의 적용과 더불어 다양

한 지역 원수의 여러 수질인자들로부터 획득 가능한 

방대한 양의 산화제 관련 데이터를 처리할 수 있는 

인공 지능을 기반의 빅데이터 처리 기술의 도입이 필

요하다. 

한편 오존 산화공정을 통해 제어하고자 하는 대상 

오염물질이 오존과의 직접 반응속도가 빠른 경우 오

존에 의해 쉽게 제거될 수 있지만, 그렇지 않은 대상 

오염물질의 경우 수산화라디칼과의 간접 반응에 전적

으로 의존해야한다. 즉 오존으로 분해하기 어려운 난

분해성 유기물을 효과적으로 처리하기 위해서는 가급

적 많은 양의 오존을 수산화라디칼로 전환시켜는 것

이 유리하다. 이처럼 오존의 수산화라디칼로의 전환

을 극대화시키기 위해 오존 산화공정에 과산화수소를 

주입(O3/H2O2)하거나 자외선을 조사(UV/O3)하는 공정

들을 오존 기반 고도산화공정이라 한다 (Ikehata and 
El-Din, 2005). 오존과 과산화수소의 짝염기(HO2

−)의 

반응은 오조나이드 라디칼 음이온과 과수산기를 생성

시켜(반응식 14), 반응식 8, 9를 통해 수산화라디칼을 

생성한다. 300 nm 이하의 자외선에 의한 오존의 광분

해는 반응식 14, 15을 통해 과산화수소를 생성하고, 
이는 O3/H2O2 공정으로 유도된다.

O3 + HO2
− → O3

•− + HO2
• (14)

O3 + hν (< 300 nm) → •O +O2 (15)

하지만 일반적인 원수의 pH가 7−8 범위임을 고려

했을 때, 근중성(Circumneutral) pH 영역에서 11.6의 높

은 pKa를 갖는 과산화수소는 대부분 H2O2의 형태로 

존재한다. 오존과 과산화수소의 반응은 상당히 느린 

반응이기 때문에(kO3,H2O2 < 10−2 M−1 s−1), O3/H2O2와 

UV/O3 공정은 pH 8 이상의 높은 pH를 갖는 원수에서 

효과가 있다고 볼 수 있다. 예를 들어, pH 8에서의 오

존과 과산화수소 반응의 겉보기 2차 속도상수는 1.5 × 
103 M−1 s−1)인데 반해 pH 7에서는 150 M−1 s−1으로 

매우 낮다 (Staehelin and Hoigné, 1982). 따라서, 오존 

기반 고도산화공정의 적용 시 대상 오염물질의 오존 

및 수산화라디칼과의 반응성과 함께 원수의 pH도 함

께 고려되어야 한다.

3.3. 오존 산화기술을 활용한 산업폐수 처리

앞선 3.1.절에서 언급한 바와 같이 오존 산화기술은 

주로 유기물의 부하가 낮은 정수 공정과 하수 처리 

방류수의 처리 공정에서 소독과 미량유기오염물질의 

제어를 목적으로 활용된다. 한편, 다양한 산업에서 발

생하는 폐수는 각 산업 특성에 따라 특정 난분해성 
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유기화합물들이 매우 높은 농도로 존재한다. 산업별 

폐수 내 난분해성 유기화합물들의 대략적인 조성은 

다음과 같다 (Amor et al., 2019). 염색 폐수의 경우 취

급되는 염료의 종에 따라 아조(Azo), 안트라퀴논

(Anthraquinone), 프탈로시아닌(Phthalocyanine) 등의 화

학 구조를 갖는 다양한 염료물질들이 COD의 많은 부

분을 차지한다. 올리브유 제분과 양조산업을 포함한 

식품관련 농공산업 폐수에서는 화학구조를 특정하기 

어려운 폴리사카라이드(Polysaccharides), 당(Sugar), 폴
리알코올(Polyalcohols), 단백질류(Proteins), 유기산류

(Organic acids), 긴사슬 지방산류(Long-chain fatty acid) 
등이 산업에 따라 다양한 비율로 존재한다. 펄프 및 

제지 폐수에서는 타닌(Tannins)과 리그닌(Lignin) 같이 

분자량이 매우 큰(> 1000 g/mol) 유기화합물이 고농도

로 존재한다. 이 같은 산업폐수들의 유기물 농도는 

COD 기준으로 적게는 100 mg/L에서 많게는 5000 mg/L
에 이른다. 비록 주된 적용 대상은 아니지만, 강력한 

산화제인 오존과 수산화라디칼을 이용할 수 있는 오

존 및 오존 기반 고도산화공정은 산업폐수의 높은 유

기물 부하를 낮추기 위한 목적으로 연구 및 활용되어 

왔으며, 폐수의 유형 별 연구 사례를 Table 1과 같이 

정리하였다.
오존 산화기술이 가장 활발하게 적용되는 산업폐수

는 직물 산업의 염색 폐수(Textile wastewater)이다. 이
는 염료(Dye) 화합물 내 발색단(Chromophore) 역할을 

하는 작용기들, 특히 전체 염료의 60−70%를 차지하

는 아조 염료(Azo-dye)의 질소 이중결합이 오존과 빠

르게 반응하여(~105 M−1 s−1) 염료 폐수를 효과적으로 

탈색시킬 수 있기 때문이다 (Tizaoui and Grima, 2011). 
또한, 대부분의 염료 폐수의 pH가 상대적으로 염기성 

영역(8–12)이기 때문에 높은 오존 노출량에 의한 대상 

염색 오염물질의 효과적인 제거가 가능하다. 염색 폐

수의 COD농도 범위는 120–430 mg/L 수준으로 다른 

산업폐수에 비해 낮은 유기물부하를 갖는다. 염색 폐

수의 종류와 처리 조건에 따라 차이가 존재하지만, 
Perkowski et al. (1996)의 연구에 따르면, 170 mg/L의 

오존 주입량에 의해 폐수 내 염료가 100% 탈색되었

다. 그러나 염색 폐수의 유기물 제거 효율은 탈색 효

율보다 항상 낮게 나타나는데, 이는 유기물이 무기화

(Mineralization) 되기위해서는 훨씬 더 많은 산화제가 

소모됨을 의미한다. 
오존 산화공정을 이용하여 매립 침출수와 두 가지 

다른 종류의 제지 폐수를 처리한 Baig and Liech 
(2001)의 연구에서는 각 폐수의 COD 값이 대략 400 
mg/L로 비슷한 수준을 보인다. 하지만, COD 60%를 

제거하기 위해 소모된 오존의 양은 각각 800, 900, 
350 mg O3/L으로 상당한 차이를 보이며, 이는 폐수 내 

유기물의 성상이 오존 소모량을 결정하는 중요한 인

자임을 나타낸다. 
오존 및 오존 기반 고도산화공정들을 이용하여 

TOC 1254 mg/L를 갖는 양조 폐수를 처리한 Lucas et 
al. (2010)의 연구에서는 오존 기반 공정 별로 톤 당 

TOC 1 g의 무기화에 요구되는 비용을 평가 및 비교

하였다. 오존, UV/O3, UV/O3/H2O2 공정 중 수산화라디

칼을 가장 많이 생성할 수 있는 UV/O3/H2O2 공정이 

가장 큰 TOC 제거 효율과 동시에 가장 저렴한 운영 

비용을 보였으며, 이는 유기물 부하 저감에는 오존 보

다 수산화라디칼이 더 유리한 산화제임을 의미한다. 

4. 펜톤 산화기술 

펜톤 산화기술은 2가 철과 과산화수소의 반응(이를 

펜톤반응이라 함)으로부터 수산화라디칼을 생성하여 

다양한 유기오염물질을 산화 분해하는 기술을 일컫는

다. 펜톤반응은 1894년 처음 반응을 보고한 Henry 
John Horstman Fenton의 이름에서 유래하였다. Fenton 
(1894)의 연구에서 2가 철 이온과 과산화수소의 반응

으로 인해 타타르산(Tartaric acid)의 농도가 감소되었

으며, 이를 통해 두 물질간의 반응으로 강력한 산화제

가 생성됨이 보고되었다. 이후, Eisenhauer (1964)의 연

구를 기점으로 펜톤 반응을 이용한 오염물질의 제어

연구가 활발히 진행되기 시작하였다. 폐수처리를 위

한 펜톤 산화기술의 적용 가능성은 현재까지 많은 연

구자들에 의해 평가되어 왔으며 (Table 2), 국내에서도 

다양한 종류의 폐수를 처리하기 위한 고도산화처리 

기법으로 자리매김하고 있다 (Table 3).
펜톤 산화기술을 활용한 폐수처리의 효과적인 공정

운영을 위해서는 펜톤 화학반응(Fenton chemistry)에 

대한 이해가 요구된다. 기본적으로 펜톤 산화기술은 

철이온의 산화환원 순환(Redox cycling)을 중심으로 

수산화라디칼을 생성하는 촉매 반응의 연속이라 할 

수 있다. 펜톤 반응은 2가 철 이온이 과산화수소에 의

해 3가 철로 산화되는 동시에 1전자 환원된 과산화수소가 
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Target Wastewater quality System Treatment condition Degradation efficiency Reference
Textile 

wastewater
COD = 160 mg/L,

pH = 10−12
Ozonation 15 mg O3/L (35 L O2/h)

DCa 90−100% in 2 h,
COD 36% removal in 2 h

Gähr et al., 
1994

Textile 
wastewater

Dye (Acid Black 52 + Direct Blue 
80) = 500 mg/L,

pH = 7

Ozonation 10 mM O3/mM dye DC 90.4% and TOC 35.7%
Adams and 

Kanzelmeyer, 
1995

O3/H2O2
10 mM O3/mM dye,

[O3]:[H2O2] = 2:1
DC 98.3% and TOC 41%

UV/O3
10 mM O3/mM dye,
254 nm (0.83 W/L)

DC 90.4% and TOC 25.6%

PAHb 
wastewater

TOC = 750 mg/L
pH = N.A.c

O3/H2O2
145 mg O3/L (50 L O3/h),

[H2O2]0 = 30 g/L
TOC 25% in 1 h

Gulyas et al., 
1995

Pure TCMPd [TCMP] = 0.3%,
Adjusted pH = 7

Ozonation 140 mg O3/L (50 L O3/h) TCMP 20% in 4 h

O3/H2O2
140 mg O3/L (50 L O3/h),

[H2O2]0 = 2.3 g/L
TCMP 100% in 2 h

TCMP 
contained 

wastewater

[Ethanol] = 0.9%,
[Sugar] = 0.3%,
[TCMP] = 0.3%,
Adjusted pH = 7

Ozonation 140 mg O3/L (50 L O3/h)
TCMP 11.8% in 4 h,
DOC 22.4% in 4 h

O3/H2O2
140 mg O3/L (50 L O3/h),

[H2O2]0 = 2.3 g/L
TCMP 24.5% in 4 h,
DOC 28.8% in 4 h

Textile 
wastewater

COD (Brown dye) = 120 mg/L,
pH = 7.7

Ozonation O3 dose < 600 mg/L

DC N.A.,
COD 26.3% at 600 mg O3/L Perkowski et 

al., 1996COD (Grey dye) = 430 mg/L,
pH = 8.2

DC 100% at 170 mg O3/L,
COD 43.4% at 600 mg O3/L

Landfill 
leachate

COD = 400 mg/L,
pH = 8.3

Ozonation

O3 dose <800 mg/L COD 60% at 800 mg O3/L

Baig and 
Liechti, 2001

Paper mill 
effluent A

COD = 440 mg/L,
pH = N.A.

O3 dose < 900 mg/L COD 60% at 900 mg O3/L

Paper mill 
effluent B

COD = 376 mg/L,
pH = N.A.

O3 dose < 350 mg/L COD 60% at 350 mg O3/L

Red-meat 
processing 
wastewater

COD = 1900−2200 mg/L,
pH = 6.5,

Light transmission = 9.6%,
TSSf = 1300−1700 mg/L,

Total coliforms = 4.6−7 × 103 
CFU/mL

Ozonation
Gas pressure = 75.8 kPa,

Gas flow rate = 0.63 L/min,
O3% in gas = 0.2−0.8 wt%

CTe for 99% inactivation = 
4.13 mg O3 min/L,

COD 10.7% + no change in 
light transmission and TSS 

at 185 mg O3/L

Wu and 
Doan, 2005

Textile 
wastewater

[Congo red dye] = 300 mg/L,
pH = 8.7

Ozonation 2.7 g O3/h
DC 98% in 4 min,
TOC 50% in 5 min Khadhraoui 

et al., 2009
O3/H2O2

2.7 g O3/h, 
[H2O2]0 = 7.5 mM

DC 92% in 4 min,
TOC N.A.

Winery 
wastewater

TOC = 1254 mg/L,
pH = 4

Ozonation 0.68 g O3/min
TOC 4.4% in 5 h,

Operating cost: 16.7 Euro 
m−3 g−1 of TOC mineralized 

Lucas et al., 
2010

UV/O3
0.68 g O3/min,
254 nm (15 W)

TOC 8.4% in 5 h,
Operating cost: 12.4 Euro 

m−3 g−1 of TOC mineralized

UV/O3/H2O2

0.68 g O3/min,
COD:H2O2 (w/w) = 4

TOC 48% in 5 h,
Operating cost: 2.32 Euro 

m−3 g−1 of TOC mineralized

0.68 g O3/min,
COD:H2O2 (w/w) = 2

TOC 87% in 5 h,
Operating cost: 1.31 Euro 

m−3 g−1 of TOC mineralized
Textile 

wastewater
COD = 147.7 mg/L,

pH = 7.4−7.9
Ozonation O3 dose = 35 mg/L DC 50% at 10 mg/L

Qi et al., 
2011

Textile 
wastewater

Reactive Red 198; COD = 200 
mg/L, pH = 10

O3/H2O2
O3 = 0.25 g O3/h,

[H2O2]0 = 0.03 mM
DC 100%, COD 55%

Karami et al., 
2016

Textile 
wastewater

Reactive Black 5; COD = 915 
mg/L, pH = 12,

Conductivity = 36.9 mS/cm
Ozonation

O3 = 5 mg O3/L 
(Q = 20 L/h)

DC 95% and COD 30% 
in 60 min

Bilińska et 
al., 2019

DDNPg 
wastewater

COD = 861.7 mg/L,
pH = 10

O3/H2O2
O3 = 18.9 mg O3/min,

[H2O2]0 = 18 mM
COD 82.3% in 8 min 

Gu et al., 
2019 

a Decolorization; b Polycyclic aromatic hydrocarbons; c Not available; d 1,1,1-trichloro-2-methyl-2-propanol; e Contact time; f Total suspended solid; 
g Dinitrodiazophenol.

Table 1. Summary of literature related to the ozonation and ozone-based AOPs for treating various industrial wastewaters
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하나의 수산화라디칼 분자를 생성함으로써 개시된다 

(반응식 16). 생성된 3가철 이온은 상대적으로 고농도

의 과산화수소에 의해 1전자 환원되어 다시 2가철 이

온으로 재생되는 동시에 과수산기를 생성한다 (반응

식 17). 생성된 과수산기는 2가철을 산화시켜 과산화

수소를 생성하거나(반응식 18), 3가 철을 2가 철로 환

Target Wastewater quality Treatment condition Degradation efficiency Reference

MAAa contained 
wastewater

[COD]0 = 13400 mg/L, 
pH = 3.0

[Fe2+]0 = 1.65 g/L, 
[H2O2]0 = 5 g/L

COD 87.8% in 1.5 h

Barbusinski, 2005

2-EHAb contained 
wastewater

[COD]0 = 2005 mg/L, 
pH = 3.5

[Fe2+]0 = 2.5 g/L, 
[H2O2]0 = 5 g/L

COD 86.3% in 1.5 h

UFRAc contained 
wastewater

[COD]0 = 1494 mg/L, 
pH = 3.5

[Fe2+]0 = 1.32 g/L, 
[H2O2]0 = 4 g/L

COD 88.6% in 1.5 h

Agricultural pesticides 
contained wastewater

[COD]0 = 234 mg/L, 
pH = 3.2

[Fe2+]0 = 1.65 g/L, 
[H2O2]0 = 5 g/L;

COD 71.7% in 1.5 h

Pistachio processing 
wastewater

[COD]0 = 15000-18000 
mg/L, pH = 3

[Fe2+]0 = 1.32 g/L, 
[H2O2]0 = 19.2 g/L

COD 79.9% in 0.5 h Bayar et al., 2018

Pharmaceutical 
wastewater

[COD]0 = 362000 mg/L, 
pH = 4

[Fe2+]0 = 0.3 M, 
[H2O2]0 = 3 M

COD 56.4% in 1.5 h Martinez et al., 2003

Industrial container and 
drum cleaning industry 

wastewater

[COD]0 = 14200 mg/L, 
pH = 3

[Fe2+]0 = 3 g/L, 
[H2O2]0 = 35 g/L

COD 97% in 70 min Gunes et al., 2018

Cock plant wastewater
[COD]0 = 800-900 

mg/L, pH = 3
[FeSO4]0 = 1 g/L, 
[H2O2]0 = 6 g/L

COD 61.96% in 2 h Peng et al., 2017

Table 3. Full scale applications of the Fenton process in Korea

Wastewater Capacity Process

Paper industry wastewater1 15000 m3/hr Fenton

1,4-Dioxane contained wastewater2 100 m3/day Fenton

Industrial effluent3 19000 m3/day C/Fa + A2/Ob + Fenton

Etching and coating process effluent4 - Fenton + A/Oc + Fenton

Chemical plant wastewater5 120 m3/day Fenton

Fine chemical plant wastewater5 150 m3/day Fenton + MLEd + Fenton

Tannery wastewater6 960 m3/day C/F + Fenton + C/F

Animal wastewater6 600-700 m3/day
Flotation + Activated sludge + Fenton + Sand 

filtration

Evaporated/condensed wastewater from 
wastewater treatment plant6 65-80 m3/day C/F + Fenton + C/F + Filtration

Artificial leather manufacturing wastewater6 350 m3/day Coagulation + Activated sludge + Fenton + DAFe

Leather processing wastewater6 *200 m3/day C/F + Fenton + C/F

Laundry wastewater6 *19.8 m3/day C/F + Fenton + C/F

Textile wastewater6 500-1500 m3/min C/F + Fenton + C/F
1 source: www.techwin.co.kr; 2 source: http://lucent.clickcorp.kr; 3 source: www.kolonglobal.com; 4 source: www.samsungsdi. 
co.kr; 5 source: www.hscleantech.com; 6 source: www.konetic.or.kr; a C/F: coagulation & flocculation or coagulation & 
flotation process; b A2/O: Anaerobic-anoxic-aerobic process; c A/O: anaerobic-oxic process; d MLE: modified ludzack ettinger
process; e DAF: dissolved air flotation process; * wastewater quantity flowing into wastewater treatment facility.

Table 2. Selected literatures about the treatment of industrial wastewaters by the Fenton process
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원시킴으로써(반응식 19), 펜톤반응을 재차 유도한다; 
3가 철과 과산화수소로부터 수산화라디칼을 생성을 유

도하는 반응을 유사펜톤반응(Fenton-like reaction)이라 

한다. 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + •OH + OH- (16)

Fe3+ + H2O2 → Fe2+ + HO2
• + H+ (17)

HO2
• + Fe2+ + H+ → H2O2 + Fe3+ (18)

HO2
• + Fe3+ → O2 + H+ + Fe2+ (19)

그러나 유사펜톤반응은 펜톤반응에 비해 훨씬 느리

기 때문에(k17 = 53 M−1 s−1 < k16 = 0.01 M−1 s−1
 at pH 

2, Ingles, 1972), 철 이온이 실질적인 촉매로서의 역할

을 온전히 수행한다고 보긴 어렵다. 실제로 반응 초기

에 주입한 2가 철 이온이 과산화수소에 의해 빠르게 

산화된 이후 수산화라디칼의 발생속도는 급격히 느려

진다. 오염물질의 제거가 대부분 펜톤반응에 의존하

기 때문에 펜톤 산화공정에서는 많은 양의 2가 철의 

지속적인 주입이 필요하다. 
한편, 철 이온은 수중에서 6개의 물분자와 배위결

합된 착화합물의 상태로 존재하며, pH가 높아짐에 따

라 배위결합하는 수산화기의 수는 증가한다. 이 같은 

철 착화합물은 산성 영역에서 양 전하를 띈 용존 이

온 형태로 존재하다가 pH가 중성에 가까워질수록 2가 

및 3가 철 별로 각각 Fe(OH)2(s) 및 Fe(OH)3(s)으로 침전

되어(2가 철: 반응식 20, 21, 3가 철: 반응식 22−24) 실
질적인 균일계 펜톤반응에 참여하지 못하게 된다. 따
라서 펜톤반응을 이용한 산화공정의 운영은 산성 pH 
조건으로 제한된다. 

Fe2+ + H2O ⮂ Fe(OH)+ + H+ (20)

Fe(OH)+ + H2O ⮂ Fe(OH)2(s) + H+ (21)

Fe3+ + H2O ⮂ Fe(OH)2+ + H+ (22)

Fe(OH)2+ + H2O ⮂ Fe(OH)2
+ + H+ (23)

Fe(OH)2
+ + H2O ⮂ Fe(OH)3(s) + H+ (24)

펜톤 산화반응의 수산화라디칼 생성이 산성 pH영역

으로 제한됨에 따라 펜톤산화를 이용한 폐수처리 공정

의 전후에 pH조절 과정이 수반된다. 2가 철염과 과산

화수소가 투입되기 전에 처리 대상 폐수의 pH는 4이하

로 조절하고 펜톤 산화반응 이후 처리수의 pH는 중성

으로 조절한다. 처리수의 pH가 중성으로 상승함에 따

라 반응 종료 후 남아있는 용존 철은 슬러지 형태로 침

전되며, 처리수로부터 중력침강에 의해 분리될 수 있

다 (Fig. 3). 유입 및 유출수의 pH 조절을 위해 소모되

는 산/염기 약품과 생성된 철 슬러지의 처리 비용은 펜

톤산화 공정의 주된 운전비용으로 손꼽힌다.

Fig. 3. Production of iron sludge after the Fenton process (Source: Prof. Y.H. Huang, National Cheng Kung University, Taiwan).
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위 언급된 펜톤 산화기술의 단점들은 크게 느린 유

사펜톤반응과 중성 pH 영역에서 철의 침전에 의한 반

응중단 및 철 슬러지의 생성으로 요약될 수 있으며, 
이들 단점을 극복하기 위해 다음과 같은 다양한 방법

들이 연구되어 왔다: (i) 유사펜톤반응 속도를 가속하

기 위한 외부 에너지(전기 혹은 광)의 활용 (Zepp et 
al., 1992; Brillas et al., 2009), (ii) 중성영역에서 철의 

용존이 가능케하고 높은 수산화라디칼 생성을 유도하

는 리간드의 활용 (Wang et al., 2013; Messele et al., 
2019), (iii) 슬러지의 발생을 감소시킬 수 있는 유동상 

공정의 활용 (Su et al., 2011; Anotai et al., 2012) 등. 
본 총설의 4.1.과 4.2.절에서는 전통적인 펜톤 산화기

술의 단점을 보완하기 위한 다양한 개선 공정들 중에

서 각각 전기 펜톤(Electrochemical Fenton) 공정과 유동

상 펜톤(Fluidized bed Fenton) 공정을 살펴보고자 한다.

4.1. 전기 펜톤 공정

전기 펜톤은 반응기 내에서 2가 철 또는 과산화수

소수를 전기화학적으로 자체 공급함으로써 펜톤반응

을 유도하는 방법이다. 2가 철 이온은 철 전극을 양극

산화(Anodic oxidation)시켜 용액으로 공급할 수 있다 

(반응식 25). 펜톤반응 이후 생성된 3가 철은 음극

(Cathode)에서 전기화학적으로 환원하여 2가 철 이온

을 다시 공급한다 (반응식 26). 과산화수소수의 경우, 
음극에서 산소를 전기화학적으로 환원시켜 생성할 수 

있다 (반응식 27).

Fe0 → Fe2+ + 2e– (25)

Fe3+ + e– → Fe2+ (26)

O2 + 2H+ +2e– → H2O2 (27)

2가 철 및 과산화수소의 전기화학적 생성 외에도, 
전기 펜톤을 통해 양극에 의한 오염물질의 직접산화 

및 물분해, 음극에서의 수소기체 발생 등 부수적으로 

유용한 전기화학 반응들을 동시에 유도할 수 있다. 이 

중, 양극에 의한 직접 산화(반응식 28)와 물분해를 통

한 수산화라디칼의 생성(반응식 29)은 오염물질 분해

에 도움을 주어 전체 오염물질 제거효율을 높일 수 

있다. 

R → R´ + e– (28)

H2O → •OH + H+ + e– (29)

위 반응식 25–27의 주된 활용에 따라 전기 펜톤 공

정은 anodic Fenton, fered-Fenton, 그리고 electro-Fenton
로 세분화 될 수 있다 (Fig. 4) (Brillas et al., 2009).

Anodic Fenton은 철 전극을 양극으로 사용하여 전

기화학적으로 2가 철을 공급한다 (반응식 25) (Fig. 
4a). 이 때, 과산화수소는 외부에서 공급된다. 철 양극

은 오염물질의 전기화학적 직접산화 또는 물분해를 

통한 수산화라디칼의 생성 반응은 미약하지만, 전기

화학적으로 공급된 철에 의한 응집∙침전 효과를 부수

적으로 기대할 수 있다. 
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Fig. 4. Schematic illustrations of (a) Anodic Fenton, (b) Fered-Fenton, and (c) Electro-Fenton.
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Fered-Fenton은 반응 용액 내 존재하는 3가 철 이온

을 음극에서 2가 철로 환원(반응식 26)시켜 펜톤반응

을 유도하는 방법이다 (Fig. 4b). Anodic Fenton과 마찬

가지로 외부에서의 과산화수소의 공급이 필요하다. 
전통적인 펜톤 공정과는 다르게 fered-Fenton은 음극에

서 지속적으로 3가 철을 2가 철로 환원시키기 때문에 

적은양의 철이온으로도 높은 제거율을 달성할 수 있

다. 또한, 양극에 대한 선택이 비교적 자유로우므로 

적절한 양극을 활용 시 반응식 28과 29를 통한 오염

물질을 제거를 기대할 수 있다.
Electro-Fenton은 음극에서 3가 철 및 산소의 환원반

응으로부터 각각 2가철과 과산화수소를 생성한다 (반
응식 26, 27) (Fig. 4c). 과산화수소의 효과적인 생성을 

위해서는 용액 내에 충분한 양의 산소가 요구됨과 동

시에 산소의 음극과의 접촉이 원활해야 한다. 이를 위

해, 산소를 반응기에 폭기하거나 가스확산전극(Gas 
diffusion electrode)을 활용하여 산소를 직접 전극으로 

통과시키는 방법이 사용되고 있다. 가스확산전극의 높

은 과산화수소 생성효율로 인해, 최근의 electro-Fenton 
연구는 주로 가스확산전극을 통해 이루어지고 있다. 
2015년에 개정된 화학물질관리법으로 인하여 과산화

수소의 보관이 과거보다 까다로워진 상황에서, 과산화

수소의 전기화학적 원위치 공급은 공정 운영상의 불편

함을 해소할 수 있을 것으로 기대된다. Electro-Fenton 
공정 또한 양극에 대한 선택이 비교적 자유롭기 때문

에 펜톤반응과 더불어 전기화학적 반응을 통해서 오염

물질을 더욱 효과적으로 제거할 수 있다.
전기 펜톤 공정은 펜톤 시약들의 원위치 생성을 통

해 화학제 사용량을 줄일수 있으므로, 전통적 펜톤 공

정에 비해 효과적인 오염물질의 처리가 가능하다. 전
기 펜톤 공정을 활용한 실제 폐수 처리 사례들을 

Table 4와 같이 나타내었다. 
전기 펜톤 공정은 염료 폐수, 산업폐수 및 하수처리 

슬러지 등 다양한 폐수에 적용되었으며, 특히 유(油)
성분이 포함된 폐수(예, Bilge water, palm oil effluent, 
lube oil processing wastewater, cutting fluids)에 적용된 

Target Wastewater quality Treatment condition Degradation efficiency Reference

Textile 
wastewater

[COD]0 = 1310 mg/L, 
pH = 3

Anodic Fenton, anode = iron, 
cathode = graphite, [H2O2]0 = 500 

mg/L, 200 mA
COD 82.1% in 40 min

Ghanbari and 
Moradi, 2015

Waste sludge
[COD]0 = 7150 mg/L, 

pH = 3
Anodic Fenton, anode = iron, 

[H2O2]0 = 57.2 mM, 2 A
COD 72.3% in 2 h

Godini et al., 
2013

Acrylonitrile 
production 
wastewater

[COD]0 = 1236 mg/L, 
pH = 2.8

Anodic Fenton, anode = iron, 
SnO2, cathode = graphite, [H2O2]0

= 2,000 mg/L, 4 V
COD 85%

Yan-Yang et 
al., 2009

Bilge water
[COD]0 = 2250 mg/L, 

pH = 3

Anodic Fenton, anode = iron, 
cathode = iron, [H2O2]0 = 500 

mg/L, 1.0 A
COD 71% in 1 h

Ulucan and 
Kurt, 2015

Palm oil effluent
[COD]0 = 6710 mg/L, 

pH = 5.3

Fered-Fenton, anode = RuO2, 
cathode = stainless steel, [Fe2+]0 

= 3 mM, H2O2 added, 0.05 A/cm2
COD 46% in 2 h

Babu et al., 
2010

Lube oil 
processing 
wastewater

[COD]0 = 25200 mg/L, 
pH = 5.3

Fered-Fenton, anode = metal 
oxide anode, cathode = graphite, 
[Fe2+]0 = 3.6 mM, [H2O2]0 = 25.6 

mM, 50 mA/cm2

COD 70.0% in 2.5 h
Boopathy and 

Das, 2018

Textile industrial 
wastewater

[COD]0 = 349 mg/L, 
pH = 3

Electro-Fenton, anode = Pt, 
cathode = carbon felt, [Fe2+]0 = 

0.2 mM, air purged, 0.3 A
COD 91.25% in 6 h

Maamar et al., 
2015

Cutting fluids
[COD]0 = 400 mg/L, 

pH = 3

Electro-Fenton, anode = Pt, 
cathode = graphite, [Fe2+]0 = 50 

mM, O2 purged, 0.15 A
COD 93% in 3 h

Chachou et al., 
2015

Table 4. Selected literatures about the treatment of industrial wastewaters by electrochemical Fenton processes 
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사례들이 주로 확인되었다. 
전기 펜톤 공정의 처리 대상 산업 폐수의 COD농도

의 범위는 349–25200 mg/L이며, 전기 펜톤 공정의 종

류에 따라 적용되는 초기 COD농도의 범위는 각각 다

음과 같이 다르게 나타났다: 1) Anodic Fenton의 경우 

1236–7,150 mg/L, 2) Fered-Fenton의 경우 6710–25,200 
mg/L, 3) Electro-Fenton의 경우 349–400 mg/L.

Electro-Fenton 공정은 COD가 상대적으로 낮은 폐

수에 적용되는 것으로 보여진다. 이는 과산화수소가 

외부로부터 공급되는 다른 전기 펜톤 공정과는 다르

게, electro-Fenton공정은 과산화수소가 환원극에서의 

전기화학 반응(반응식 27)에 의해 내부에서 생성되어 

그 농도가 낮게 유지되기 때문인 것으로 여겨진다. 
전기 펜톤 공정에서 양극의 선택은 철 이온을 철 

전극의 양극산화를 통해서 공급해야 하는 anodic 
Fenton을 제외하고는 백금, 금속산화물 전극 등이 사

용 되었다. 백금은 물의 전기화학적 산화에 대한 낮은 

과전압을 가지고 있어 공정에 소모되는 전기에너지를 

감소시킬 수 있는 이점이 있다. 또한 백금은 electro- 
Fenton에서 양극으로 적용되어 물의 전기분해를 통한 

산소의 부수적인 공급효과를 유도할 수 있다. 금속산

화물 전극(RuO2, IrO2 등)은 염소이온(Cl-)을 전기화학

적으로 산화시켜 염소(Cl2)를 발생시킬 수 있으며, 염

소는 수중에서 하이포아염소산(HOCl)과 같은 염소계 

산화제로 전환되어 COD 감소에 부가적으로 기여할 

수 있다.

4.2. 유동상 펜톤 공정

유동상 펜톤 공정은 기존의 펜톤 산화기술을 유동

상 공정에 적용한 형태로서 (Fig. 5), 유동상 반응조의 

특성을 이용하여 철슬러지의 발생 부피를 감량할 수 

있다. 여기서 유동상 공정이란 상향류 컬럼형 반응기 

내 고체입자가 지속적인 유체의 흐름으로 인하여 액

체처럼 움직이면서 유체에 비해 높은 밀도에 의해 지

속적으로 반응조 내 머물러있게 되는 공정을 의미한

다. 유동상 펜톤 공정에서 유동층을 형성하는 고체입

자는 펜톤 반응후에 발생한 철산화물이다. 철산화물

이 없는 공정의 운영 초기에는 철슬러지의 핵이 될 

시드(Seed) 물질을 반응기에 넣어 준다. 주로 사용되

는 시드 물질로는 이산화규소(SiO2)가 일반적이며, 경
우에 따라 산화알루미늄(Al2O3), 자갈, 철폐기물 등의 

입자상 물질들이 사용될 수도 있다 (Garcia-Segura et 
al., 2016). 반응기내 처리하고자 하는 폐수와 함께 2가
철 및 과산화수소가 주입되면 펜톤 반응에 의해 오염

물질이 제거된다. 이때 펜톤 반응으로 이후 생성된 3가 

Fe2+

H2O2

Wastewater

Reflux water

Treatment
Water

Seed

Iron hydroxide

Fig. 5. Schematic illustration of fluidized Fenton process (Source: MercuryTec, http://www.mercutec.com).
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철 수산화물(Ferric hydroxide)이 시드 표면에 침전되고 

결정화(Crystallization) 반응이 진행된다 (Boonrattanakij 
et al., 2011). 유동상반응조의 특징으로 인해 시드는 

반응조 내부에 잔류하고, 지속적으로 유입되는 화학

제에 의한 펜톤반응에 의해 시드 표면에서 3가철 수

산화물의 침전과 결정화가 반복되며 성장한다. 이렇

게 형성된 철화합물의 고형입자는 기존 펜톤 공정에

서 생성되는 철 슬러지에 비해 함수율이 낮고 철 함

량이 높으며, 일반적인 펜톤 공정에 비해 약 70−80% 
적은 부피를 지닌다.
보고된 문헌에 따르면, 유동상 펜톤 공정은 직물, 

아마(亞麻) 및 실리콘 관련 폐수에 대하여 2가철 138–
300 mg/L와 과산화수소 600–2493 mg/L를 주입하여 

COD 또는 TOC를 86.7–95% 가량 제거하였다 (Table 
5). 유동상 펜톤 공정의 산업폐수에 대한 실적용은 대

만의 사례가 유일한 것으로 보여진다. 대만에는 현재 

EVER-CLEAR社와 ITRI社에서 유동상 펜톤 공정을 

활용하여 다양한 실폐수를 처리하고 있으며, ITRI社
에서 공개된 유동상 펜톤 공정의 구체적인 운영 규모

와 제어효율을 Table 6과 같이 나타내었다.

5. 결 언 

난분해성 산업폐수들의 발생량이 증가하고, 폐수 

내 유기물 지표가 COD에서 TOC로 전환됨에 따라 난

분해성 폐수처리를 위한 고도산화기술의 필요성이 높

아지고 있다. 지난 수십 년간 고도산화기술에 대한 수

많은 연구들이 진행되었고 다양한 기술들이 개발되었

다. 그 중 오존산화 및 펜톤산화 기술은 대표적인 상

용화 고도산화기술들로서 정수처리 및 하폐수처리에 

적용되어 왔다. 또한 전통적인 오존산화 및 펜톤산화 

기술을 기반으로 수산화라디칼의 발생량을 더욱 높이

기 위한 개선된 기술들(예, UV/O3, O3/H2O2, 전기펜톤 

및 광펜톤 기술 등)도 개발되었다. 그러나 여전히 고

도산화기술은 생물학적 수처리 기술들에 비해 높은 

비용이 드는 비싼 기술로 인식되고 있다. 그뿐아니라 

다양한 성상을 지닌 산업폐수들에 대해 최적의 고도

산화기술 선택 혹은 산화기술별 최적의 처리조건에 

대한 체계적 정보가 부족한 실정이다.
오존산화 및 펜톤산화 기술의 비용 효율을 높이기 

위해서는 지속적인 연구개발을 통한 기술의 혁신이 

Target Wastewater quality Treatment condition
Degradation 
efficiency

Reference

Textile 
wastewater

[COD]0 = 314–404 mg/L, 
pH = 3

[Fe2+]0 = 298 mg/L, 
[H2O2]0 = 2493 mg/L, seed = SiO2, 

retention time = 20 min
COD 86.7% Su et al., 2011

Flax 
wastewater

[TOC]0 = 350 mg/L, 
pH = 3.0

[Fe2+]0 = 300 mg/L, 
[H2O2]0 = 600 mg/L, seed = SiO2

TOC 89% Chen et al., 2012

Silicone 
wastewater

[COD]0 = 439.3 mg/L, 
pH = 3.5

[Fe2+]0 = 138 mg/L, 
[H2O2]0 = 1142 mg/L, seed = quartz 

sand, retention time = 60 min
COD 95% Liu et al., 2014

Table 6. Full scale applications of fluidized Fenton process in Taiwan1

Wastewater Capacity (m3/day) Influent COD (mg/L) COD removal (%)

Dyeing and finishing wastewater 120 200 70

TFT-LCD wastewater 400 500 30

Electronics wastewater 3000 120 60

Leather industrial wastewater 1200 300 67

Shoes materials manufacturing wastewater 4800 250 68

Paper industrial wastewater 5700-86000 180-800 61-88

ABS resin wastewater 1050-5000 120-140 29-70
1 source: www.itriwater.org.tw.

Table 5. Selected literatures about fluidized Fenton process for industrial wastewater treatment
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필요하다. 오존산화의 경우 오존의 수산화라디칼 전

환을 가속화할 수 있는 촉매와의 결합(촉매오존산화)
을 생각해볼 수 있다. UV/O3 및 O3/H2O2 기술은 오존

을 빠르게 수산화디칼로 전환할 수 있으나 추가적인 

에너지(UV조사로 인한) 및 약품(과산화수소)의 투입

이 요구된다. 촉매오존산화 기술에 대한 기존 연구들

이 다수 있으나 기술의 상용화를 위해서는 보다 효율

적이고 경제적인 촉매 소재의 개발이 요구된다. 또한, 
펜톤산화의 경우 산성 pH 영역에서만 활성을 가진다

는 점이 가장 큰 단점이다. 반응 전후 pH 조절을 위한 

설비 및 약품의 소모로 인해 펜톤산화공정의 경제성

이 크게 낮아진다. 따라서 중성 pH 영역에서 활성을 

가지는 펜톤산화 기술의 개발이 필요하며 이는 새로

운 불균일계 펜톤촉매의 개발을 통해 이루어질 수 있

다. 이러한 기술의 혁신은 단기간에 이루어지기 힘들

며 장기적인 관점에서 근본적인 화학반응 기작 연구

로부터 기반을 쌓아가야 한다. 난분해성 폐수처리의 

효율을 높이기 위한 보다 현실적인 방안으로, 기존 기

술들(생물학적 수처리 기술 및 막분리 기술과 같은 물

리적 처리 기술 등)과 고도산화기술의 적절한 조합을 

통한 공정 최적화도 고려해볼 수 있다. 나아가 개발된 

개별 고도산화기술 혹은 조합 공정들이 어떤 업종의 

폐수처리에 가장 효과적인지를 판단할 수 있고 어떤 

조건에서 가장 높은 처리효율을 나타내는지에 대해 

상호 비교가능한 데이터 베이스의 구축을 위한 연구

들이 필요하다.
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