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摘要 

本研究利用 Fe/Al、Cu/Fe/Al 及電子媒介體改質之複合鋁金屬(EM-Cu/Fe/Al)

探討其氧化還原能力的可調控性，以做為透水性反應牆地下水整治技術之填充材

料，達到可同時處理氧化性與還原性污染物之目的。研究選用四氯化碳做為還原

降解之標的物，甲酸與染料作為氧化性污染物之標的物。實驗分批次與連續流管

柱實驗進行，透過產物分析與 EPR 分析，確認上述材料個別之氧化能力與還原能

力。就 Fe/Al 複合金屬而言，此材料為本計畫所發現最佳之材料，同時具有還原四

氯化碳之能力與氧化甲酸與染料之能力；Cu/Fe/Al 複合金屬具有極佳之還原四氯

化碳能力；EM-Cu/Fe/Al 複合金屬經超過 5 種以上的合成技術的嘗試，發現以維生

素 B12 為電子媒介體者(B12-Cu/Fe/Al)，無法有效固定於材料表面，故效果不佳，然

而，以 TPPS 為電子媒介體者(TPPS-Cu/Fe/Al)，則可以固定於材料表面，達到較佳

之還原四氯化碳之效率。就還原能力而言，Fe/Al 在 pH=4 的情況下最好，在 4 小

時之內，去除率達 76%；而 Cu/Fe/Al 在 pH=10 的情況下最好，在 0.5 hr 之內，去

除率可達 80%，去除速率 k=1.5181，相較於 Fe/Al 去除速率為其 16 倍，顯示 Cu/Fe/Al

在 pH=10 之去除效率相當快，因此兩種複合材料比較起來以 Cu/Fe/Al 為最佳。

TPPS-Cu/Fe/Al 又略優於 Cu/Fe/Al，然系統性之研究仍持續進行中。就氧化能力而

言，Fe/Al 降解甲酸之效應與 Fenton 反應做比較，由 TOC 量測可知，Fe/Al(50g/L)

去除效率可以高達 93.6%，與 Fenton 反應相近，顯示 Fe/Al 複合金屬具有氧化的能

力。利用 EPR 測定自由基，得知鐵鋁複合金屬在無添加任何藥劑時，是以甲基自

由基與氫氧自由基為主要生成氧化劑物種。管柱實驗的結果顯示，Fe/Al 對染料

COD 的長期去除效率為 43%(約 1 個月)，Cu/Fe/Al 對四氯化碳之去除則可達 96%

以上，其操作時間超過 7 天，說明不但有很好的去除效率，也能保有長期的穩定

性。 
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Abstract 

    This research is aimed at investigating the reductive and oxidative ability for Fe/Al, 

Cu/Fe/Al and electron mediator modified Cu/Fe/Al (EM-Cu/Fe/Al) that may serve as 

reactive reagents for permeable reactive barriers. The goal is to develop a new reactive 

reagent that can treat both oxidative and reductive contaminants simultaneously. Carbon 

tetrachloride was selected as the probe for reductive reactions while formic acid and 

dyes were used as the probe for oxidative reactions. Both batch and continuous column 

experiments were conducted. The product analysis and EPR analysis were carried out to 

investigate the reaction behaviors. For bimetallic Fe/Al, it was found to be the best 

material capable of simultaneous oxidizing formic acid and reducing carbon 

tetrachloride. Cu/Fe/Al trimetal possessed good reductive ability for carbon 

tetrachloride reduction. However, attempts to synthesize EM-Cu/Fe/Al were 

unsuccessful even though more than 5 trials were tested by using vitamin B12 as the 

electron mediator. Nevertheless, the use of TPPS as the electron mediator finally opened 

an avenue for successful synthesis of EM-Cu/Fe/Al. Cu/Fe/Al exhibited a good 

reductive ability, which is 16 times faster than Fe/Al. TPPS-Cu/Fe/Al is slightly better 

than Cu/Fe/Al, yet, further study is certainly needed. Fe/Al showed an excellent 

oxidative ability for the oxidation of formic acid and dye. EPR analysis indicated that 

methyl radicals were involved in the reaction system while hydroxyl radicals were also 

discovered. The column test suggested that the longevity of both Fe/Al and Cu/Fe/Al 

were fairly well for potentially using in the field. 
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第一章 前言 

1.1 研究緣起 

    環境工程師對地下水污染的整治，就如同醫師對病人的治病一般(圖 1)。醫師

發現病人的病灶，例如腫瘤等，對病患開刀移除病灶避免其繼續擴大危害病患健

康，此為第一要務。之後，針對病患的狀況擬定治療之療程，例如持續的投藥與

定期的回診追蹤，以確保病患術後之復原良好，如果病灶位置無法開刀，標靶治

療成了少數可以選擇的療法。地下水污染的整治也是如此，如果能夠針對污染源

進行移除(source removal)，則可以有效的解決地下水污染的絕大部分問題，然而，

常常由於無法找出污染源的位置(例如：DNAPLs)或已知的污染源無法移除(例如：

工廠搬遷問題)，以致於只能針對地下水的污染進行持續性的整治。在歐美各國，

充填零價鐵金屬之透水性反應牆(permeable reactive barrier, PRB)為近 20 年來最成

功的地下水復育技術之一[Flury et al., 2009; Phillips et al., 2010; Higgins et al., 2009; 

Zolla et al., 2009 ]，但實場的長期操作經驗顯示，透水性反應牆之處理效果，由於

受限於水中 pH 的影響，造成鐵金屬表面氧化物的生成導致處理效果有隨時間遞減

的趨勢[Phillips et al., 2010; O’Hannesin et al., 1998; Puls et al. 1999]。PRB 為被動式

整治技術，但具有長效性，一般操作年限至少有 5 年的時間，可視為慢性投藥技

術。奈米零價鐵金屬則是地下水整治技術的另一種代表，奈米零價鐵金屬粒徑大

小約 10-100 nm，比表面積約 35 m
2
/g，具有殼核結構（core-shell）。其外殼為具吸

附能力之氧化鐵（FeOOH），內層為具還原能力之零價鐵，不但保留所有一般鐵金

屬的優點，更由於比表面積的顯著增加（30~300 倍），其處理效率遠高於一般的鐵

金屬，降低中間產物的生成，同時，可藉由直接注入地下水的方式，提供了更多

的機動性與便利性[USEPA, 2008; Wei et al. 2010; Kirschling et al. 2010]。由於奈米

鐵的時效性較 PRB 短，但操作彈性高，處理效率佳，可提供類似標靶治療的概念，

針對急迫性的地下水污染進行快速的處理。 
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圖 1. 地下水整治技術與人體醫療間之關連性 

在地下水的物化整治技術上，PRB 仍被視為是最有效的技術之一，其原因是

在污染源無法移除的前提下，長期的處理能力成為成本考量的核心關鍵因素。與

醫師治病的藥物一般，越多的藥物提供醫師選擇，對病因複雜度高的病患治療的

彈性越高，透水性反應牆的填充材料越多元，面對複雜的地下水污染問題的處理

成功的機會越大。傳統的零價鐵透水性反應牆對含氯有機污染物與重金屬的去除

皆有良好之功效，除了重金屬的吸附作用外，對還原性含氯有機物污染物而言，

主要是透過氧化還原反應，也就是零價鐵做為還原劑，將含氯有機污染物經由還

原脫氯反應(Reductive dechlorination) 達到去除之目的[Matheson et al., 1994]： 

 

    eFeFe 220 （鐵腐蝕作用）       (1-1) 

CxHyClz + zH
+
 + zFe

0
  CxHy+z + zFe

2+
 + zCl

-
  (1-2) 

 

然而，仍有一些環境中不易分解之還原性污染物是零價鐵金屬無法處理的，

例如：二氯甲烷[Lien and Zhang, 1999]、二氯乙烷[Lien and Zhang, 2005]，這些不

易分解之含氯污染物，有些是其他污染物降解之產物，且毒性比原污染物更强，

如二氯甲烷是四氯化碳的還原脫氯產物。因此，如何處理這些更難降解之含氯污

染物，是一項重要且具挑戰性之研究課題。此外，地下水中另一類污染物如芳香

族碳氫化合物等，屬氧化性物質，無法為零價鐵透水性反應牆所處理。因此，針
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對這些不易分解之還原性污染物與氧化性污染物，如能開發出一合適的地下水整

治材質來處理，將可提升 PRB 技術在應用上的廣度與操作彈性，提供環境工程師

在技術的選擇上，有更多的”武器”處理複雜的地下水污染物問題。 

 

本計畫將開發「氧化還原可調控式」透水性反應牆，利用填充材料具備可提

供電子與產生氫氧自由基之雙重特性，透過工程技術的調控，選擇產生電子與氫

氧自由基的比例，將地下水中含有之複雜污染物分別去除。如圖 2 所示，當地下

水中同時含有苯與四氯化碳，可在透水性反應牆的前緣填充材質調控成提供電子

的還原劑模式，後端調控成提供自由基的氧化劑模式，使四氯化碳在反應牆前段 

分解成二氯甲烷或甲烷，而苯以及尚未被去除的二氯甲烷則可於後段氧化分解成

二氧化碳。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 2. 本計畫所提「氧化還原可調控式」透水性反應牆概念示意圖 
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1.2 研究目的 

本計畫將利用填充材料具備可提供電子與產生氫氧自由基之雙重特性，開發

「氧化還原可調控式」透水性反應牆，將地下水中含有之複雜污染物分別去除。

此一材料是以零價鋁為基材，透過多層複合金屬的概念結合維生素 B12 的表面修飾

(圖 3)，使該材料具備氧化還原可調控式的能力，故僅需以最簡化的工程手段(有氧

/無氧之控制)，即可達到調控的目的。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 3. 多層複合金屬概念結合維生素 B12 的表面修飾使材料具備氧化還原可調控式

的能力 

 

Fe/Al Nano Cu

Vitamin B12

維生素B12的表面修飾之多層複合鋁金屬

Fe/Al Nano Cu

Vitamin B12

維生素B12的表面修飾之多層複合鋁金屬
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1.3 計畫重要性 

在地下水的物化整治技術中，氧化處理技術多仰賴強氧化劑的添加，例如：

過氧化氫、高錳酸鉀、過硫酸鹽(Persulfate)等，藉由直接氧化或 Fenton-like 的反

應形成自由基。由於添加的氧化劑為水溶液型態，故氧化作用在均相反應

(homogeneous)下進行極為迅速，而使這類的技術通常具備高反應性但低時效性的

特性，因此，較適合做類似標靶治療的地下水污染緊急處理技術，針對中長期的

污染，在成本效益的考量下，仍有可以改善的空間。本計劃預計研發之「氧化還

原可調控式」透水性反應牆，將使用固體填充材料在不須添加過氧化氫等強氧化

劑的情況下，藉由水中溶氧(或適度的曝氣作用)的反應產生氫氧自由基，達到氧

化污染物之目的。所以，此材料—多層複合鋁金屬或經表面修飾之複合鋁金屬—

可視為異相(heterogeneous)氫氧自由基生成固體材質，同時，它亦具備提供電子之

能力，故可藉由適當的操作條件的控制，調控其氧化還原能力的比例。就申請人

所知，本計畫所研發之材料應為全球第一個具備可調控氧化還原能力的物質，另

一方面，由於為固體材料，其釋放或產生氫氧自由基之時效性將較水溶液型態之

強氧化劑為長，可配合 PRB 技術達到類似慢性投藥概念之長期整治效果。 
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1.4 計畫概述 

本計畫將以批次實驗與管柱實驗探討利用零價鋁金屬為基材之填充材料做為

「氧化還原可調控式」透水性反應牆之可行性，選用之三種材料為：Fe/Al 複合金

屬、Cu/Fe/Al 複合金屬與維生素 B12 表面修飾 Cu/Fe/Al 複合金屬 (B12-Cu/Fe/Al)，

測試之污染物有：四氯化碳、二氯甲烷、甲酸及須經 Fenton 反應去除之染料，其

中，四氯化碳與二氯甲烷為還原性污染物，後者不易分解；甲酸及染料為氧化性

污染物。透過這三種材料可規劃出三類型的「氧化還原可調控式」透水性反應牆，

以管柱實驗為例 (圖 4)，第一型為 Cu/Al 與 Fe/Al 複合金屬的組合，Cu/Al 已被證

實可有效去除含氯有機污染物(故本計劃未納入 Cu/Al 的測試)，負責還原處理端，

Fe/Al 則負責氧化處理端；第二型為 Cu/Fe/Al 複合金屬之單一填充材料，可視為

第一型之改良；第三型則再進一步的將維生素 B12 固定於 Cu/Fe/Al 複合金屬表面，

預期透過其催化效果加速反應進行。第一型的操作概念是確保”可同時進行氧化與

還原處理”的透水性反應牆是可行的，但實則並未達到「氧化還原可調控式」的目

標，第二型與第三型則在適度的曝氣量(或水中溶氧量)控制條件下，將可達到「氧

化還原可調控式」的目標，然而，對於哪一類型的材料較合適應用於透水性反應

牆，則尚需經由本計畫之實驗分析與成本考量。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 4. 「氧化還原可調控式」透水性反應牆使用之三種不同的測試材料與組合 
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1.5 研究內容 

 以批次實驗與管柱實驗進行研究，利用批次實驗選出其最佳反應條件，管柱

實驗則是用來模擬地下水的運用狀況，在這研究中選用之三種材料為：Fe/Al 複合

金屬、Cu/Fe/Al 複合金屬與維生素 B12 表面修飾 Cu/Fe/Al 複合金屬(B12-Cu/Fe/Al)。

在這之中改變銅的含量以及 Cu/Fe/Al 複合金屬的劑量，了解其最佳配比及使用

量，另外改變不同的 pH 值，觀察 Fe/Al、Cu/Fe/Al 以及 B12-Cu/Fe/Al 的最佳反應

條件。除此之外利用 EPR 做自由基的量測，以及利用 ICP 做金屬離子的測定，以

更了解其作用機制。 
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第二章 文獻回顧 

摘要 

    利用文獻回顧瞭解地下水的整治方法，並知道複合金屬的應用，以及維生素

B12 的使用及固定，並清楚目標處理污染物的特性、環境危害性以及運用性。 

 

2.1 地下水的污染與整治 

    地下水的運用相當廣泛，通常會用來作為農田灌溉、魚塭用水、工業用水甚

至是民生用水，因此地下水是扮演著相當重要的角色，一旦地下水遭到污染，相

對所產生的危害性以及衝擊性就相當的大。一般在農業上的施肥、噴灑農藥，會

經由土壤滲透至地下水，在工業上許多工廠或者一些科技產業會使用相當大量的

有機溶劑來作為清潔劑或是溶劑等用途，當儲槽或管線的洩漏，或者工廠廢水的

排放，這些都是會造成污染的原由，而這些污染物則會危害環境同時也影響人體

的健康。針對這些污染物的整治，先了解台灣對這些污染物的管制標準，以下是

台灣法規，對於地下水指標有機污染物，訂定的法規標準。[行政院環保署, 2011] 

 

表 1. 地下水中污染物之管制標準 [行政院環保署，2011] 

 污染物 甲苯 四氯化碳 氯仿 1,2-二氯乙烷 三氯乙烯 二氯甲烷 

管制

標準  

第一類 1 0.005 0.1 0.005 0.005 0.005 

第二類 10 0.05 1.0 0.05 0.05 0.05 

*濃度單位：mg/L 

*第一類：飲用水水源水質保護區內之地下水。 

*第二類：第一類以外之地下水。 

 

    地下水整治可分為控制及處理兩個部分。地下水控制的目的包括：(1)遏止或

限制污染團的移動、(2)阻止污染源繼續產生污染、(3)避免乾淨的地下水流經污染

源、(4)避免受污染的地下水流經飲用水源、(5)降低污染源下方的地下水位以免形

成滲漏。地下水處理的目的則是：(1)能永久去除或減低污染物之毒性、(2)降低污

染團之移動性、(3)降低污染體積。 

    地下水處理方法大致可概分為：(1)抽取與處理、(2)生物處理法、(3)物理處理

法、(4)化學處理法。在此我們運用結合物理以及化學處理的透水性反應牆，作為
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整治的方法。 

 

2.1.1 透水性反應牆 

    透水性反應牆是一個充滿希望的一種整治技術，其對於含鹵素的有機污染物

具有相當好的處理效果[Puls et al., 1998; Liang et al., 2000]。其原理為，將透水性反

應牆設置於受汙染地下水之前緣，待地下水通過反應牆時，其內部填充之污染物

清潔劑與污染物反應，以達去除污染物之目的[Beitinger, 1998]。圖5為透水性反應

牆示意圖[EnviroMetal Technologies Inc., 2008]。其優點為，可以在不改變地下水流

狀態下，以較低的操作及維護成本去除地下水之污染物，且對於難確定之 DNAPL 

污染源位置 (hot spot)之污染團仍能有效去除。另外透水性反應牆是一種被動式的

的反應介質，運用於地下水的整治技術，傳統的反應牆運用的是100% 的顆粒狀零

價鐵用來去除水中的重金屬，像是鉻金屬，另外也用來移除地下水中的有機污染

物，像是含氯有機物三氯乙烯[Puls et al., 1999]，於圖6顯示其運用的狀況。 

 

 

圖 5. 透水性反應牆示意圖 [EnviroMetal Technologies Inc., 2008] 
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圖 6. 鐵牆和偵測系統運用於含有鉻和氯污染的地區 [Puls et al., 1999] 

 

2.1.2 奈米零價鐵之地下水整治技術 

    零價鐵能夠去除廣泛的含鹵素有機化合物，Gvaskar 等人指出，在 1972 年

Weeney and Fiscer 發現零價金屬可在室溫下破壞含氯有機物[Gvaskar et al., 1998]，

由以下方程式為零價鐵去除含氯有機物之作用情形。零價鐵提供電子給含氯有機

物，以達到還原脫氯(Reductive dechlorination)之目的[Matheson et al., 1994]。 

 

  eFeFe 220 （鐵腐蝕作用）       (2-1) 

CxHyClz + zH
+
 + zFe

0
  CxHy+z + zFe

2+
 + zCl

-
  (2-2) 

 

    然而零價鐵金屬去除含氯有機物為一種氧化還原作用，因此在反應的過程中

會造成零價鐵表面形成沉澱物如氫氧化鐵或氧化鐵的生成，使其反應下降，也會

使水中 pH 值增高[Matheson et al., 1994](方程式 2-3、2-4、2-5)。 

 

4Fe
0 

+ 3O2  2Fe2O3                     (2-3) 

        Fe
0 

+ 2H2O  Fe
2+ 

+ H2 + 2OH
-
            (2-4) 

        Fe
2+ 

+ 3OH
- 
 Fe(OH)3↓                 (2-5) 

 

因此改使用奈米零價鐵，其效果則較傳統的零價鐵好，除了接觸的表面積較
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大之外，奈米零價鐵會形成殼核結構(core-shell）。其外殼為具吸附能力之氧化鐵

（FeOOH），內層為具還原能力之零價鐵，不但保留所有一般鐵金屬的優點，更由

於比表面積的顯著增加（30~300 倍），其處理效率遠高於一般的鐵金屬，降低中間

產物的生成，同時，可藉由直接注入地下水的方式，提供了更多的機動性與便利

性[USEPA, 2008; Wei et al., 2010; Kirschling et al., 2010]。 

 

2.1.3 零價鋁之整治 

    零價鐵在高 pH 值的情況降解效果較不佳，相對地零價鋁在高 pH 值的條件

下能夠成為更好的反應試劑，因為零價鋁在有 OH
-的情況下比較不會產生氧化物沉

澱，所以在鹼性的情況下零價鋁會較零價鐵佳 [Lien and Zhang, 1999; Lien and 

Zhang, 2005]。零價鋁提供的標準還原電位為 1.662V，然而在中性的情況下三氧化

二鋁會快速的形成，限制它作為反應介質的應用程序，所以使用複合金屬來彌補

其缺陷[Lien and Zhang, 2002; Lien and Lee, 2005; Lee et al., 2006]。 
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2.2 複合金屬的運用 

有一些環境中不易分解之還原性污染物是零價鐵金屬無法處理的，例如：二

氯甲烷[Lien and Zhang, 1999]、二氯乙烷[Lien and Zhang, 2005]，這些不易分解之

含氯污染物，有些是其他污染物降解之產物，且毒性比原污染物更强，如二氯甲

烷是四氯化碳的還原脫氯產物，因此改使用複合材料來取代單純零價鐵。 

 

2.2.1 Fe/Al 複合金屬 

    Fe/Al 複合金屬是以中心為鋁，外層為鐵所組成，其主要就是應用鋁不斷的提

供鐵電子，讓鐵能維持元素狀態，以達到去除的效用，如圖 7 顯示之作用情形，

其不但保有零價鐵的優點外，也同時能夠克服表面生成沉澱物之缺點，除此之外

還可以達到更佳的去除效率[謝等, 2005]。另外其為已中心為鐵而外層為鋁的原因

是因鋁金屬具有高還原位(1.66V)，相較之下鐵的電位能為(0.44V)，所以中心的鋁

才能不斷地提供鐵電能。 

 

 

 

 

 

 

圖 7. 鐵鋁複合金屬示意圖 

從以上論述可以得知鐵鋁複合金屬乃是由鋁提供電子給鐵，由以下的反應式

可以更明確看出其電子傳遞之情形。零價鋁金屬氧化成三價鋁金屬，然後釋出電

子，而亞鐵離子接受電子之後會還原成零價鐵。 

 

2Al
0
       → 2Al

3+ 
+ 6e

-
 ΔE = +1.66V (2-6) 

3Fe
2+

 + 6e
-
  →3Fe

0
 ΔE = - 0.44V (2-7) 

(2-8) 2Al
0
 + 3Fe

3+
 → 2Al

3+
 + 3Fe

0 
↓ ΔE = +1.99V 

                                                                     

    一般鐵鋁的運用可以用來還原脫氯，像是對四氯化碳降解。圖 8 為 Chen 等學

者運用 Fe/Al 複合金屬降解四氯化碳之概念圖，四氯化碳在零價鐵表面進行還原脫
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氯，導致零價鐵氧化成亞鐵離子，使得水中的亞鐵離子濃度增加。但在鐵鋁複合

金屬內部的零價鋁會提供電子給亞鐵離子，還原成零價鐵，得以再降解四氯化碳。

而零價鋁被氧化成三價鋁離子，隨後形成氫氧化鋁而沉澱[Chen et al. 2008]。 

 

    

 

圖 8. 四氯化碳經由 Fe/Al 複合金屬降解處理 [Chen et al. 2008] 

 

而針對鐵鋁複合金屬探討鐵金屬的含量對於四氯化碳之降解情形(圖 9)，其分

別用 5、15、25、35、45 wt%作為探討，測定其表面積反應速率常數(KSA)，從中

可發現在 15%有最佳效率，因此在研究中鐵含量設定為 15%作為探討。 

 

 

圖9. 鐵鋁的鐵含量對四氯化碳脫氯之有效性[Lee et al. 2006] 

 

    另外由電子顯微鏡(SEM)分析鐵鋁複合金屬(理論配比 15%)(圖 10a)，可發現複

合金屬表面為顆粒狀結構，附著於鋁載體上。而元素 mapping 分析可看到顆粒狀

為鐵金屬(圖 10c)，載體為鋁金屬(圖 10b)。而由 SEM-EDX 分析結果亦證實複合金



 16 

屬組成包含鋁元素與鐵元素[Chen et al. 2008]。 

 

圖 10. (a) 鐵鋁複合金屬 SEM 圖，(b) (c) 分別為鐵鋁元素 mapping 圖 

[Chen et al. 2008] 

2.2.2 Cu/Fe 複合金屬 

Cu/Fe 複合金屬是一個內層為鐵，外層為銅的複合金屬，鐵的電位能為-0.44V

而銅的電位能為 0.337V，其反應的方式為 2-9 式到 2-11 式。其一開始是零價鐵氧

化成二價鐵並釋出電子，當二價銅接受電子之後會還原成零價銅。 

 

Fe
0
       → Fe

2+
 + 2e

-
 ΔE = - 0.44V (2-9) 

Cu
2+

 + 2e
-
 → Cu

0
↓ ΔE = +0.337V (2-10) 

Fe
0
 + Cu

2+
 → Fe

2+
 + Cu

0
↓ ΔE = -0.777V (2-11) 

 

    Cao 等人的研究中提到銅扮演著催化劑的角色，隨然說鈀的效果更勝於銅，但

是相較之下銅卻比鈀便宜很多，而在圖 11 展現了銅鐵複合金屬降解 1,2,4-三氯苯

之情形，2-12 式也反應其作用之情形。鐵將電子傳遞給銅之後，在結合水中 H
+，

其會使苯環上與氯產生斷鍵，而達到去除氯的效果[Cao et al., 2011]。 

 

Fe
0 

+ Ar−Cl + H
+
→Ar−H + Fe

2 + 
+ Cl

−
  (2-12) 
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圖 11. Cu/Fe 複合金屬去除 1, 2, 4-trichlorobenzene  [Cao et al., 2011] 

      

    銅鐵的運用除了去除含氯有機物質，像是三氯乙烯和 1,2,4-三氯苯，還有去除

硝基苯以及硝酸鹽，由圖 12 的結果可以更清楚的了解銅鐵複合金屬的作用機制，

其中有氫氧自由基的產生而幫助硝酸根離子轉換成氨根離子、氮及亞硝酸根離

子，因此它是協助降解的因子之ㄧ[Hosseini et al., 2011]。另外在反應中可發現有氫

離子的協助，因此它在酸性的情況下會較其他條件下的去除效率還高。根據

Wenying 等人的研究證實在酸性的條件下會優於鹼性，而在中性的情況下則屬最差

[Wenying et al., 2008]。 

 

 

圖 12. 銅鐵複合金屬還原 NO3
−
-N 之概念模型 [Hosseini et al., 2011] 
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2.2.3 Cu/Al複合金屬 

    銅為一惰性金屬，具有較低的還原電位(+0.34V)，因此利用銅覆蓋於鋁的表面

以保護內層的零價鋁金屬，使鋁金屬表面不易生成氧化鋁殼，此為銅鋁複合金屬

之概念[Lien and Zhang, 2002] 。此外銅也為是一種具備催化功能之金屬 [Yang et 

al., 1997；Lien and Zhang, 2002]，因此銅鋁複合金屬可能藉由銅的催化能力以還原

分解各種含氯污染物。。 

      銅鋁複合金屬乃是以鋁的還原能力將銅離子還原並附著於鋁之表面，零價

鋁金屬放出電子，並形成三價鋁離子釋出水中（式 2-13），二價銅離子接受電子還

原形成零價銅金屬（式 2-14)，而三價鋁離子在鹼性條件下又會形成氫氧化鋁

(Al(OH3))，因此總反應如式 2-15。另外文獻中提及銅鋁複合金屬無法在酸性條件

下配製，其產物為單獨分散的零價銅金屬 [Lien and Zhang, 2002]，這可能是因 

為氫離子會加速銅在鐵表面上的結晶析出。 

 

2Al
0          → 2Al

3+ 
+ 6e

-
 ΔE = +1.66V （2-13） 

3Cu
2+ 

+ 6e
-   → 3Cu

0
 ΔE = +0.34V （2-14） 

3Cu
2+ 

+ 2Al
0 → 3Cu

0 
+ 2Al

3+
 ΔE = +2.00V （2-15） 

      

    目前已證實藉由銅鋁複合金屬可以去除數種含氯有機物如四氯化碳、三氯甲

烷、三溴甲烷 (CHBr3)以及二氯甲烷等含氯有機污染物[Lien and Zhang, 2002]。在

這些污染物之中，二氯甲烷 是一種難以被零價鐵金屬甚至奈米鈀鐵金屬分解的污

染物[Lien and Zhang, 1999]。因此以銅鋁複合金屬作為還原分解含氯有機物之材料

是一非常有潛力發展的新興技術。 
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2.3 自由基的測定 

    由於前面提到的 Fe/Al 複合金屬會產生氫氧自由基，因此做自由基的測定。自

由基的定義簡單來說就是在外圍擁有不成對電子的原子、分子或離子。在穩定情

況下，這些外圍的電子應該是成對的，當因某些原因使得原子或是分子失去或是

多獲得一個電子時，此原子或是分子的外圍就擁有了不成對的電子，而形成了所

謂的自由基[Evans and Halliwell, 1999]。因為具有不成對電子的緣故，自由基本身

反應性很高(high reactive)，隨時想從周圍的其他原子或是分子處掠奪或是推送一個

電子，來穩定自身的結構。因各種自由基的活性大、反應性強，故存在壽命極短，

要直接加以偵測及定量屬不易，故一般的研究均採間接測定的方式來進行，偵測

方法如下： 

 

2.3.1 自旋捕捉法 

    最早由 Janzen 等學者在 1965 年提出，為最直接且方便的方法，其原理是利用

自旋捕捉劑(spin trapping agent, STA)與自由基反應，使形成一較穩定的自由基產

物，再以電子順磁共振光譜儀(Electron Paramagnetic Resonance Spectrometer)測定由

STA 與自由基結合的產物光譜，來作定量分析， 測定自由基之光譜。一般常見的

捕捉劑有 DMPO (5,5-dimethyl-1-pyrroline-N-Oxide)、N-tertbutylhydroxylamine、PBN 

(alpha-phenyl N-tertiary-butyl nitrone) 、 DBNBS (3,5-dibromo-4-nitrosobenzene 

sulfonate)、POBN (alpha -(4-pyridyl-1-oxide)-N-tertbutyl-nitrone)等。但以此法在測

定氫氧自由基時，可能會發生一個問題，那便是 STA 會分別與氫氧自由基及超氧

陰離子自由基反應，其最後的產物均為 STA-OH，而無法準確定出的量。例如以

DMPO 當捕捉劑時，氫氧自由基及超氧陰離子自由基皆會與 DMPO 反應，生成

DMP-OH。因此便在溶液中加入 DMSO(C2H6OS)或乙醇(CH3CH2OH)，讓 DMSO

或乙醇先與氫氧自由基反應後再和 DMPO 反應，如此便可分別定出氫氧自由基及

超氧陰離子自由基的量。 

 

2.3.2 自由基捕捉劑法 

    各種不同的捕捉劑與氫氧自由基反應產生不同產物，產物的鑑定也依其性質

不同而有所異。Fridorich 等學者以 methional 與氫氧自由基反應產生 ethylene 後直

接用 GC 偵測來鑑定氫氧自由基；而後則有學者以 KMB(2-keto-4-thiomethyl-butyric 
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acid)與氫氧自由基反應產生 ethylene 並以 GC 來偵測。Richmond 等學者則是以

salicylate 當作捕捉劑，配合 GC 分離其產物來鑑定氫氧自由基；Radzik 等學者則

分別以 phenol 與 aniline 為捕捉劑，並用 LC-ECD 偵測其產物 catechol、hydroquinone

與 p-aminophenol、o-aminophenol。Pritsos 等學者則是以 DMPO 捕捉反應產生的

氫氧自由基，並以 HPLC-ECD 來偵測；Hanasaki 等學者則是用 DMSO 與氫氧自由

基反應產生 methaneaulphinic 再利用 Fast Yellow GC 將其衛生為 Diazosulphone，並

用 HPLC-UV 偵測。 

 

2.4 以 EPR 技術量測自由基生成 

    電子自旋共振(electron spin resonance，ESR)，舊稱電子順磁共振(electron 

paramagnetic resonance，EPR)，是屬於自旋 1/2 粒子的電子在靜磁場下發生的磁共

振現象。因為類似靜磁場下自旋 1/2 原子核核磁共振的現象，又因利用到電子的順

磁性，故稱作「電子順磁共振」。 由於分子中的電子多數是成對存在，根據泡利

不相容原理，每個電子對中的兩個電子必為一個自旋向上，另一個自旋向下，所

以磁性互相抵消。因此只有擁有不成對電子存在的粒子(例如過渡元素中重金屬原

子或自由基)，才能表現磁共振。 

    對於溶液中自由基強度之檢測，已有許多研究[Cheng et al., 2004; Ma et al., 

2005; Ma et al., 2006]指出利用電子順磁共振儀(Electron Paramagnetic Resonance 

Spectrometer, EPR) 可 有 效 檢 測 出 自 由 基 之 強 度 ， 其 中 大 多 以 DMPO 

(5,5-Dimethyl-1-pyrroline-N-oxide)做為自由基捕捉劑，DMPO 能迅速捕捉自由基，

形成相對於自由基穩定之自旋化合物[Janzen et al., 1995]，而自旋化合物則可藉由

EPR 測得，自由基與 DMPO 反應如圖 13 所示： 
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圖13. 自由基與DMPO反應生成自旋化合物示意圖 (a) DMPO與氫氧自由基(OH·)

反應生成 DMP-OH (b) DMPO 與超氧陰離子自由基反應生成(O2
−·)DMP-OOH 

 

    而在 Paciolla 等學者利用鐵金屬附載在腐植酸上(Fe-Humic acids, Fe-HA)為材

料去進行 EPR 測試，添加 DMPO 自由基捕捉劑去穩定生成 DMPO-OH，使其在

EPR 上有訊號的產生。如圖 14 2A 所示，一開始利用 Fe-HA 添加 H2O2，而 Fe-HA

在水體中會釋出亞鐵離子，再循著 Fenton 反應產生氫氧自由基(OH·)，如方程式

2-16、2-17 所示。因此在 EPR 測定上，有 4 支明顯的特徵波峰產生，經判定後為

DMPO-OH 自由基波峰[Paciolla et al., 1999] 。 

 

H2O2 + Fe
2+

 → OH· + OH
-
 + Fe

3+
 (2-16) 

OH· + DMPO → DMPO-OH (2-17) 

 

    而在此文獻的接續實驗則是在 Fe-HA 與 H2O2 系統中添加了自由基清除劑

DMSO，使其產生甲基自由基(CH3·)，如圖 14 2B 所示，DMSO 的添加目的是為了

讓 Fenton-like 反應產生的 OH·攻擊破壞 DMSO 化合物上的甲基鍵結而形成甲基自

由基(CH3·)，再去與 DMPO 螯合成 DMPO-CH3 自由基衍生物，並產生 6 支明顯波

峰，如方程式 2-18~2-20 所示，這是一連串的反應生成。但在 Fe-HA 與 H2O2 系統

中依舊會有氫氧自由基(OH·)的產生，形成 4 支波峰，但訊號強度比未添加自由基

清除劑(DMSO)來得弱，因此在圖譜上會有 10 支波峰出現。且經由 DMPO-CH3 訊



 22 

號產生，DMPO-OH 訊號值減少的現象，來驗證產生的特徵波峰訊號值為氫氧自由

基，且會因為加入 DMSO 轉變成甲基自由基而使原本氫氧自由基濃度減低。 

 

H2O2 + Fe
2+

 → OH· + OH
-
 + Fe

3+
   (2-18) 

OH· + DMSO → CH3· + CH3S(O)OH (2-19) 

CH3· + DMPO → DMPO-CH3 (2-20) 

         

    接著在同篇文獻也有添加超氧化物歧化酶 (Superoxide dismutase, SOD)在

Fe-HA 與 H2O2 系統中，如圖 14 2C 所示。SOD 酵素在此系統中主要是做為催化劑，

將超氧陰離子自由基(superoxide, O2
−
·)結合生成過氧化氫(H2O2)及氧氣(O2)，如式

2-21 表示之。添加 SOD 酵素的目的是為了探討在 Fe-HA 與 H2O2 反應系統中，是

否會經由方程式 2-21~2-23 一連串反應而額外產生氫氧自由基，或是只有透過

Fenton 反應來產生氫氧自由基。但從文獻圖譜來看，添加 SOD 並沒有增加其

DMPO-OH 的訊號強度，因此可以確定超氧陰離子自由基(O2
−
·)並沒有參與或形成

在 Fe-HA 與 H2O2 系統中，DMPO-OH 的訊號值是單純從 Fe-HA 與 H2O2 系統中產

生的。 

 

2H
+
 + 2O2

−
· ─

SOD
→ H2O2 + O2 (2-21) 

Fe
2+

 + H2O2 → OH· + OH
-
 + Fe

3+
 (2-22) 

OH· + DMPO → DMPO-OH (2-23) 

 

    最後在圖 14 2D 中，是加入過氧化氫酶(Catalase, CAT)在 Fe-HA 與 H2O2 系統

中。添加過氧化氫酶在系統中主要是測試過氧化氫若被此酵素行分解反應成水及

氧氣，如方程式 2-24 所示。如此一來水體中便無過氧化氫的存在，因此單純的

Fe-HA 便無法產生自由基，所以在 EPR 圖譜上便沒有任何訊號值出現。 

 

2H2O2 → 2H2O + O2 (2-24) 
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圖14. EPR測定Fe-HA與H2O2系統中自由基的訊號圖 [Paciolla et al., 1999] 

 



 24 

2.5 電子媒介體 

    在還原條件下，添加電子媒介體 (Electron Mediators, EM)，可作為加速反應之

催化劑。目前已知的電子攜帶者包括微生物、維生素 B12 (Vitamin B12)及其衍生物、

Corrinoid、TPPS(tetraphenylporphinesulfonate)、胞色素、黃素、黃素蛋白、葉綠素、

血質蛋白、輔酶 F430 (Coenzyme F430)等。除了微生物外，皆被視為具催化劑的功

能 [連, 1994]。 

 

2.5.1 維生素 B12 基本特性 

維生素 B12，化學簡式為 C63H88O14N14PCo，分子量為 1355.38。其結構如圖

15 所示，其分子中心部份之結構由平面大環分子所組成，此結構稱為 Corrin Ring，

中心為一個為一個鈷原子，因此維生素 B12 也稱鈷胺素 (Cobalamin)。由動物中所

分離的維生素  B12 ，其軸向配位基為氰基  (CN) ，因此稱為氰鈷胺素 

(Cyanocobalamin)。由動物中所分離的維生素 B12，其軸向配位基為氰基 (CN)，因

此稱為氰鈷胺素 (Cyanocobalamin)。此軸向配位基（氰基）可被其他配位基取代，

例如與水形成 Acquacobalamin (B12a)，或被甲基取代形成甲基維生素  B12 

(Methylcobalamin)等維生素 B12 之衍生物 [連, 1994]。 

 

 

圖 15. 維生素 B12 之結構 

2.5.2 維生素 B12 之運用 

    在過去的研究會添加檸檬酸鈦等還原劑，用以增強含氯有機物的降解效率，
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其反應的情形如圖 16 [黃, 2009]。而在此研究中利用 Cu/Fe/Al 本身還原特性而未另

行添加檸檬酸鈦。 

 

 

圖 16. 維生素 B12 參與反應示意圖，Red 表還原劑，Ox 表氧化劑 [黃, 2009] 

 

    另外根據過去的研究可以發現維生素 B12 對於含氯有機物具有很好得去除效

果，Wood 等人使用維生素 B12 降解含氯烷類，發現維生素 B12 與四氯化碳反應生

成 Co-CCl3，與氯仿反應生成 Co-CHCl2，與二氯甲烷反應生成 Co-CH2Cl [Wood et 

al., 1968]。Kevin 等人也指出四氯乙烯經由檸檬酸鈦-B12 系統還原降解，產生含乙

烯基之有機維生素 B12 (Ethane Involves Organocobalamins) ， 例如二氯乙烯及一氯

乙烯之乙烯基維生素 B12 (Vinylcobalamin)證實維生素 B12 複合物存在於脫氯反應

中[Kevin et al., 2005]。而 Hisaeda 等人利用維生素 B12 來處理 DDT 等含氯有機物，

請作用的情形則在圖 17 顯示[Hisaeda et al. 2003]。 

 

 

圖 17. B12 用來當作去除含氯有機物之催化劑 [Hisaeda et al. 2003] 

 

    但是用於地下水整治，需要長期的，因此將 B12 固定可以延長他的使用時間，

故經由文獻回顧的結果可以瞭解如何達到固定，Dror 等學者則利用 tetramethyl 

orthosilicate (TMOS)作為固定劑，因此作為 B12 固定的參考來源。[Dror et al. 2005] 
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2.5.3 TPPS(tetraphenylporphinesulfonate) 

TPPS 為人工合成之異環化合物(heterocyclic compound)，屬吡喀紫質(porphyrins)ㄓ

一種，為親水性之電子媒介體[Kalyanasundaram and Neumann-Spallart, 1982,]，目前

在環境工程之應用與研究不多，值得深入探討。 

 

圖 18.meso-tetrakis (4-sulfonatophenyl)porphyrin (TPPS)  
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2.6 目標處理污染物 

    使用 Fe/Al 複合金屬、Cu/Fe/Al 複合金屬以及 EM-Cu/Fe/Al 作為測試其氧化還

原可調控式，測試之污染物四氯化碳、二氯甲烷為還原性污染物之代表，而甲酸

與商業用染料為氧化性污染物，因此探討四氯化碳、甲酸以及染料的處理情形。 

 

2.6.1 四氯化碳 

    四氯化碳的化學分子式是 CCl4，其分子量為 153.84。四氯化碳在地下水中的

管制標準為 0.005 mg/L (飲用水水源水質保護區內之地下水)以及 0.05 mg/L(第一類

以外之地下水)，[行政院環保署, 2011]。一般用來作為冷凍劑、金屬去油劑、農業

用的消毒劑、氯化有機化合物、半導體製造以及溶劑(脂肪，油， 橡膠等)，辛醇/

水分配係數(log Kow)：2.83，揮發速率：12.8(乙酸丁酯=1)對人體具有嚴重的危害，

會引起肝中毒 [物質安全資料表] 。四氯化碳為常見管制型的毒化物，去除它的方

式有很多，像是 FeS + Cu, Co, Ni、Fe/Al、ZVI 以及 Ultrasonic 等方式[Choi et al., 2009 

, Chen et al., 2008, Jiao et al., 2009, Lee and Oh, 2010]。以還原脫氯方式處理其會降

解成三氯甲烷、二氯甲烷以及甲烷，因此以其代謝產物可以觀察出是否為還原脫

氯。 

 

2.6.2 甲酸 

    甲酸為甲醇的代謝產物，其代謝的過程為醇醛酮酸，甲酸又名蟻酸，

具有腐蝕性，當長期暴露時會引起腎臟受損，另外甲酸的 pH 值達 2.38，同時擁有

極高的溶水性，又散布在空氣中，因此會引起雨水的酸化現象，同時影響許多的

生物[物質安全資料表]。另外在文獻回顧也有提到甲酸跟雨水的相關性[Jr et al., 

2001; Willey et al., 2011]，而在研究中所要使用的部份則是將甲酸視為氧化性處理

的污染物，因為甲酸會氧化成二氧化碳，因此利用總有機碳的測定，確認甲酸已

達氧化。 

 

2.6.3 商用染料 

依據定義而言，染料屬於色素的一種，色素包含染料及顏料，兩者之區別為：

染料可溶於水，為纖維吸收而不容易褪色之色素；顏料為不溶於水或無染色性之

色素[葉茂淞, 2002]。染料用途廣泛，最大使用源為紡織業，約佔總量 75 %，為染
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色實務上之方便性 [郭啟祥, 2003；謝朋翰, 2007]。依據環保署公告染整業的定義

指從事棉、絲、毛料、人造絲、人造纖維或其它布料上漿、退漿、精練、漂白、

染色、印花及整理等全部或部分作業程序之事業。染料為一種廣泛地使用在各類

工業製程中的物質，使用後會產生染整廢水，染料一般可分為：分散染料、反應

染料、酸性染料、鹽基性染料等，其中分散性染料的特性為不溶於水，不易分解

吸收率低，但為聚酯纖維唯一染色之染料，少數用於尼龍、奧龍之染色，其染色

方式為吸附作用，和一般水溶性染料不同，分散性染料依照化學結構可分為硝基

系、偶氮系。其中偶氮性染料具有毒性，且可能轉化成致癌物質。零價金屬如零

價鐵金屬或奈米級零價鐵金屬皆已被證實具有染料脫色之功能，然其脫色效果來

自於官能基之還原反應，因此，水中殘餘之 COD 仍然偏高。目前對於染料 COD

之物化處理技術多採用高級氧化處理，如 Fenton 反應。 
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第三章 研究方法 

摘要 

    本章節首先闡述本計畫之流程，將實驗架構清楚繪出，主要以批次實驗為主

軸，分別以 Fe/Al、Cu/Fe/Al、B12-Cu/Fe/Al 測定苯、CCl4、CH2Cl2，確認其變數，

之後再以管柱實驗測定之。 

 

3.1 研究架構 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 19. 研究架構圖 

 

3.2 氧化還原可調控式之材料合成技術 

分別闡述 Fe/Al、Cu/Fe/Al、B12- Cu/Fe/Al 之材料合成技術 

 

3.2.1 Fe/Al 複合金屬 

    取鋁金屬 5 g 置於 1000 mL 燒杯，加入 10 mL 之去離子水以磁石攪拌器攪拌，

將 10 mL 的 HCl 緩緩加入鋁溶液中，持續攪拌至劇烈反應發熱，然後將已知濃度

之氯化鐵(FeCl3)溶液加入後，形成鐵鋁複合金屬。合成後加入 50 mL 之去離子水

冷卻金屬，並於抽氣過濾時以 200 mL 的去離子水沖洗，完成後置於厭氧操作箱內

備用。 
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3.2.2 Cu/Fe/Al 複合金屬 

    將合成完之 Fe/Al 複合金屬一定量置於燒杯中，加入已知濃度之硫酸銅溶液並

攪拌之可行成銅鐵鋁複合金屬。合成後加入 50 mL 之去離子水冷卻金屬，並於抽

氣過濾時以 200 mL 的去離子水沖洗，完成後置於厭氧操作箱內備用。 

 

3.2.3 B12-Cu/Fe/Al 複合金屬 

   根據維生素 B12 結合 Cu/Fe/Al 的方法有很多種，以下列出所運用的幾種方法： 

① 取維生素 B12 0.2896 g，以純水定量至 100 mL，最終濃度 2 mM，然後取

tetramethyl orthosilicate(TMOS)，TMOS：甲醇：B12 體積比為 1：5：8，將其

放置 Hood 到乾燥為止，再將配製好的 Cu/Fe/Al 與固定態的維生素 B12 依一定

比例混合而成，完成後置於厭氧操作箱內備用。 

② 將 TMOS：甲醇：B12 體積比為 1：5：8 混合均勻後放置 Hood 風乾，乾燥後

形成紅寶石狀，磨成粉之後呈現粉紅色粉末。 

③ T MOS：甲醇：B12 莫爾比為 1：5：8 混合均勻後放置 Hood 風乾，乾燥後形成

紅色睫毛狀，磨成粉之後呈現紅色粉末。 

④ 在 Fe/Al 合成後將其過濾，再將其加入 CuSO4 溶液，形成 Cu/Fe/Al，再加入 B12

溶液，混合後過濾。 

⑤ 利用乙醇以及 TMOS 和 Cu/Fe/Al 混合，在 60℃迴流 7 小時，在迴流 6 小時的

時候添加 B12 水溶液，結束後靜置降溫後過濾，其濾液為橘紅色。 

 

3.2.4 B12-Cu/Al 複合金屬 

   由於 Cu/Fe/Al 的降解效果已經非常好，因此改運用 Cu/Al 結合維生素 B12，以

下將列出幾種試驗方法： 

① 將乙醇、TMOS、Cu/Al 和 B12 混合，之後在 60℃迴流 7 小時結束後靜置降溫

後過濾，濾液為桃紅色，放置一段時間呈現果凍狀。 

② 200 mL 的乙醇加入 10 mL 的 TMOS 以及 5 mL 濃度 22 mM 之維生素 B12 混合

均勻，利用 60℃迴流 6 小時，冷卻後加入 Cu/Al 複合金屬，持續攪拌直到行成

膠狀，將其放入 hood 乾燥，乾燥後將其磨成粉末形成 B12-Cu/Al 複合金屬。 

③ 首先先把維生素 B12 加入乙醇中與 TMOS 混合攪拌，經由水浴迴流的方式 60℃

加熱 6 小時後將其放置冷卻，冷卻後將 Cu/Al 加入其中，再進行攪拌直到形成
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膠狀，之後放入 hood 乾燥。 

④ 利用 20 mL 乙醇+5 mL 0.02M +5 mL TMOS 迴流 6 小時後將其拿去烘乾，再行

磨碎與新合成之 Cu/Al 混合。 

⑤ 一開始將 CuSO4 溶於水，加入 NaOH 形成濃稠狀，再加入 B12 及鋁粉混合均勻。 

 

3.2.5 其他電子媒介體結合複合金屬 

    除了 B12 之外還運用 TPPS(C44H30N4O12S4)以及磷鎢酸做為測試，以下是其運

用方式： 

① 將 0.288 g 的磷鎢酸+198 mL 蒸餾水 +2 mL 乙醇+2 mL TMOS 混合水浴迴流 6

小時後將其烘乾，再結合 Cu/Al 做測試。 

② 利用 TPPS 取代 B12，其合成方法是利用莫爾比 TMOS：甲醇：TPPS 為 1：6：

0.17 以及 1：6：0.33，針對兩種劑量之 TPPS 作為比較 

 

3.3 材料表面特性分析 

    本研究將使用國科會貴儀研究中心之精密分析儀器，以鑑定其表面特性，預

計使用之儀器有：FTIR、SEM、XRD 與 EPR。 

 

3.3.1 傅利葉轉換紅外線光譜儀 (FTIR) 

    利用 FTIR 鑑定維生素 B12 是否固定於複合金屬之表面。試驗前，將製備好之

B12-Cu/Fe/Al 複合金屬吹乾並與 KBr 粉末混合後，壓成透明錠片測定。 

 

3.3.2 掃描式電子顯微鏡 (SEM) 

利用 Hitachi S-4300 掃描式電子顯微鏡（Scanning Electron Microscope, SEM）

做表面及化學元素之定性及半定量分析。實驗欲避免電子束與樣品之間因撞擊產

生誤差，故環境需在 10-4～10-6 torr 真空環境、操作電壓 5 KV 下試驗。 

 

3.3.3 X 光粉末繞射儀 (XRD) 

    利用 Hitachi Model HF-2000，X-ray 粉末繞射儀(X-ray Diffraction, XRD)進行不

同角度對廢棄鋁渣配製而成的鐵鋁複合金屬進行成份組成分析。試驗前會將金屬

以氮氣吹乾並利用 200 號篩過濾。試驗掃描角度(2θ)為 20 至 80 度，並以每分鐘
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兩度掃描之。測定完之圖譜則利用 JCPDS 標準圖譜資料庫進行比對，確認材料之

組成。 

 

3.3.4 電子順磁共振光譜儀 (EPR) 

    本研究將使用國立清華大學貴重儀器中心之電子順磁共振光譜儀 ELEXSYS

系列 E-580(德國 BRUKER Co.)，以及利用 DMPO 為自由基捕捉劑來進行量測分

析，EPR 分析條件如表 2 所示。在本試驗中將會單純過氧化氫、Fenton 反應及鐵

鋁複合金屬去添加自由基捕捉劑(DMPO)，另外會進行不同材料的添加及不同時間

的量測，了解鐵鋁複合金屬的自由基生成種類及情況。 

 

表 2. EPR 分析條件 
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3.4 污染物分析方法 

    利用氣相層析儀、總有機碳分析儀以及感應耦合電漿質譜儀，分別分析有機

氯生成產物、水中總有機碳以及水中金屬之濃度。 

 

3.4.1 氣相層析儀分析技術 

    氣相層析儀分析技術以定量有機氯及其生成產物。有關含氯有機污染物之分

析使用 HP-6890 機型之氣相層析儀配置電子補捉偵測器(ECD)，進行檢測分析。注

射區與偵測器之溫度條件分別為 200 °C 及 300 °C，GC 烘箱(Oven)之升溫模式為：

100 °C 定溫五分鐘。有關苯的分析則是使用 HP-4890 機型之氣相層析儀配置火焰

離子化偵測器(FID)，操作條件與前述類似。 

 

3.4.2 總有機碳(TOC)分析 

    利用 Model Apollo 9000 分析水樣中總有機碳的濃度。藉由測定總有機碳的是

否減少來判定水樣中甲酸的降解變化，因為甲酸會氧化降解而礦化成二氧化碳而

逸散到大氣中，使得水樣中的總有機碳減少，來證實甲酸是經由氧化而降解成二

氧化碳。溫度設為 680 ℃，有機碳儲備標準溶液以環保署公告方法使用 2.1254 g

無水鄰苯二甲酸氫鉀定量至 1000 配製濃度為 1000 mg 碳/L。 

 

3.4.3 金屬離子之測量 

    使用感應耦合電漿光譜儀  (Inductively Coupled Plasma Optima Optical 

Emission Spectrometer, ICP-OES, PerkinElmer)進行水中銅、鐵、鋁離子濃度之測

量。電漿流量為 15 L/min，使用氣體為超純氬氣、高純氮氣及空氣。選定之鋁離

子波長為 396.153 nm，鐵離子波長為 248.3 nm，銅離子波長為 327.393 nm。分析

時取血清瓶中液體 1 mL，以二次純水稀釋至 20 mL，並以 0.45 μm過濾頭過濾後

進行ICP分析。 
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3.5 批次實驗 

    實驗於 165 mL 之血清瓶中進行，每次使用金屬重量為 1 g，污染水樣體積為 

100 mL，污染物(四氯化碳、氧化性污染物)濃度設定範圍為 1-100 mg/L，在特定

pH 條件下進行批次試驗，並將血清瓶置於水平震盪儀上以震盪速率 175 rpm 使水

樣充分混合反應。實驗中 pH 調整將使用 NaOH 和 HNO3 調整，並於一定時間於

反應系統中取樣分析之，相關之操作參數請參閱表 3。透過批次實驗可獲得反應速

率、產物、複合金屬之最佳配比、維生素 B12 劑量、環境因子影響等重要資訊 

 

表 3. 本計畫批次實驗的操作條件規劃 

材料 
金屬 

配比(%) 

劑量

(g/L) 
pH 

CT/DCM  

(mg/L) 

苯(或其他氧

化性污染物) 

(mg/L) 

分析項目 

Fe/Al 0.1-10 0.1-10 3-12 -- 0.1-100 
▪污染物隨時間變

化之關係 

▪水中金屬離子與

氯離子濃度 

▪生成產物之定性

與定量分析 

Cu/Fe/Al 0.1-10 0.1-10 3-12 0.1-100 0.1-100 

EM-Cu/Fe/Al 0.1-10 0.1-10 3-12 0.1-100 0.1-100 

操作溫度：室溫 25℃ 

 

3.5.1 Fe/Al 之 EPR 自由基量測實驗 

    以 DMPO 做為自由基捕捉劑，反應材料為 Fe/Al。本實驗於室溫 25 ℃、165 mL

之血清瓶中進行批次反應，並將血清瓶置於水平震盪儀上，以震盪速率 175 rpm 使

水樣充分混合，並暴露於大氣中。每次使用金屬重量為 0.5~5 g，水樣體積為 100 

mL，DMPO 濃度為 100 mM，批次實驗時間為 2~10 hr。並於固定之採樣時間由反

應系統中取 1 mL 水樣及 1 mL DMPO 混合均勻，再利用 EPR 分析之。 
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3.6 管柱實驗 

    管柱實驗主要模擬實場的運用情形，因此藉由填充物質的不同，用以評估不

同的作用，一開始做空白實驗採用整根管柱都填充石英的情況來作為控制組，如

圖 20 中所顯示的情況，之後分別用 Fe/Al 以及 Cu/Fe/Al 測定氧化以及還原之情形。

空白實驗通入的四氯化碳濃度為 10 mg/L，流速為 0.25 mL/min，水利停留時間為

3.69 hr，孔隙率為 31.32%，經過 62 hr 測量其貫穿點。水流經由蠕動幫浦將其自管

柱下方通入，再由上方流出，最後在特定時間採樣收集並分析。 

 

 

圖 20. 空白管柱實驗示意圖 

 

3.6.1 氧化反應 

    本試驗使用單一管柱(內徑：3 cm、長：30 cm)進行染整廢水 COD 濃度去除試

驗。於管柱上下填滿脫脂棉及石英砂，之後在管柱中段填充廢棄鋁屑配製出來的

鐵鋁複合金屬，再利用蠕動幫浦控制流速為 1.3 mL/min，停留時間約為 80 分鐘，

導入由廠商提供的生物處理後的染整廢水，COD 濃度大約在 250~300 mg/L，並記

錄管柱出流口的廢水 COD 濃度值之變化。 

    如圖 21 所示，左邊為染整廢水經由蠕動幫浦(Master Flex)傳輸，由管柱下方
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進入，上方排出。進流速度及停留時間參考批次實驗結果而設計。管柱出流水再

經過 0.45 μm 過濾頭稀釋過濾，再添加 2 mL 水樣進入 COD 試劑，經 150 ℃燃燒

2 小時後，再利用分光光度計測定其 COD 濃度值。 

    染料 COD 去除試驗是使用 COD 試劑(Digestion Solution for COD)，廠牌為

HACH。將 2 mL 已稀釋過濾的水樣加入 COD 試劑管裡，搖晃後再經由 150 ℃高

溫燃燒 2 小時，形成穩定錯合物。再由分光光度計在波長 620 nm 下測定，其偵測

範圍為 20~1500 mg/L，本次試驗濃度皆在檢量線範圍內。 

 

 

圖 21. 氧化管柱實驗示意圖 

 

3.6.2 還原反應 

    本研究模擬地下水中流動的情形，採用連續流的方式，管柱尺寸長 30cm，內

徑 3cm 之玻璃管柱，管內填充材料為 6.67g 的 Cu/Fe/Al 複合金屬，上下兩端則是

填滿脫脂棉及石英砂，入口端將進樣的瓶子倒置(圖 22)，確保不會使四氯化碳因而

揮發，利用蠕動幫浦進樣，流速一開始為 0.68 mL/min，停留時間約為 51.9 分鐘，

在第 5 天之後將流速調整為 1.36 mL/min，水力停留時間轉為 25.9 分鐘，總實驗天

數為 7 天，觀察其變化情形，採樣方式是在特定時間採用封瓶方式取樣，然後再



 37 

利用 GC-ECD 分析。另外其排出的水溶液以 ICP 分析 Cu、Fe、Al 各別每天的變

化情形，了解其釋出濃度以及管制範圍，以確保不會造成環境另一方面的污染。 

 

圖 22. Cu/Fe/Al 管柱實驗 

 

3.7 反應動力學分析 

    反應速率與反應速率定律式，為探討化學反應動力學之基本概念。反應速率 (r)

之定義為：單位時間內一特定反應物之變化量(式 3-1)，其中 C 代表反應物濃度，

Kobs 是偽一階反應之速率常數。另外作反應動力學是用來看出其反應速率的快慢，

一旦 Kobs 值比較大就表示反應速率比較快。 

 

反應速率 CK(r)  obs
dt

dC

 
(3-1) 
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第四章 結果與討論 

4.1 材料表面鑑定 

4.1.1 Fe/Al 與 Cu/Al 複合金屬 

有關 Fe/Al 複合金屬應用於去除含氯有機污染物之研究及其相關之材料表面

分析已發表於文獻中，整體而言，該材料是零價鐵顆粒狀結構，附著於鋁載體上(圖

23a)[Chen et al.,2008]。Cu/Al 複合金屬雖不是本計畫直接之研究對象，然為有助於

了解 Cu/Fe/Al 三層複合金屬之表面結構，Cu/Al 複合金屬(15%Cu)仍有進行 SEM

分析，如圖 23b 所示。與 Fe/Al 複合金屬比較，兩者之間主要差別是 Cu/Al 複合金

屬的表面形成針狀結構而非顆粒狀。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 23. a Fe/Al 複合金屬[Chen et al.,2008] b. Cu/Al 複合金屬 

 

4.1.2 Cu/Fe/Al 

為了瞭解不同比例的銅對於Cu/Fe/Al複合金屬之構造，故利用SEM掃描進行分

析，結果發現，Cu含量為0.5%的Cu/Fe/Al複合金屬在放大倍率為3000倍的照片(圖

24)並未觀測到顯著之複合金屬的特徵。圖25是Cu含量為1%的Cu/Fe/Al複合金屬在

放大倍率為3000倍的照片觀看合成之情況，可以發現類似Cu/Al複合金屬之針狀結

構，顯示銅金屬應有附著於材料表面。圖26是Cu含量為10%的Cu/Fe/Al複合金屬在

放大倍率為2000倍的SEM圖，多數粒狀物附著於材料表面。 

 

 

1 m 

(a) (b) 
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圖 24. Cu/Fe/Al 複合金屬之 SEM 照片 (Cu 含量為 0.5%) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 25. Cu/Fe/Al 複合金屬之 SEM 照片 (Cu 含量為 1%) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 26. Cu/Fe/Al 複合金屬之 SEM 照片 (Cu 含量為 10%) 
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為進一步確認複合金屬的組成，我們進行 Cu/Fe/Al 複合金屬的 XRD 之分析，如圖

27 並將分析結果與 X 光粉末繞射資料庫(PCPDFWIN-Powder Diffraction)比對(圖

28、29、30)，其中圖 23-25 分別為銅、鐵和鋁之標準圖譜。銅之繞射角 (2θ)為

43.3、50.4 與 74.1°；鐵之繞射角為 44.9 與 65.2°；鋁之繞射角則為 38.4、44.7、65.1、

78.2°。 

本研究中使用不同比例的銅做比較，由 XRD 分析可以發現其比例為 10%時有

明顯銅的波峰，因為當銅比例為 10%時，有大量的銅覆蓋於 Fe/Al 之上，所以比起

0.5%和 1%多出銅的波峰。而在不同比例圖譜而言，可觀察到有鋁的存在，不管是

何種比例所測出來的強度是一樣的。至於鐵的波峰會出現在 44.9 與 65.2°其與鋁的

波峰 44.7 和 65.1°接近。 

 

 

圖 27. 不同比例銅鐵鋁之 XRD 分析圖譜 
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圖28. 銅之XRD標準圖譜 (PCPDFWIN) 

 

圖29. 鐵之XRD標準圖譜 (PCPDFWIN) 

 

圖30. 鋁之XRD標準圖譜 (PCPDFWIN) 
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4.1.3 EM-Cu/Fe/Al 

EM-Cu/Fe/Al 主是要針對 B12-Cu/Fe/Al 進行表面官能基之分析，以確認維生

素 B12 所作之表面改質是否成功複合於 Cu/Fe/Al 表面。圖 31 為 B12-Cu/Al 與固體

維生素 B12 的 FTIR 比較圖。其中 B12-Cu/Al 的合成方法是利用 200 mL 的乙醇與

TMOS 和 B12 混合攪拌，經由水浴迴流的方式 60℃加熱 6 小時後將其放置冷卻，

冷卻後將 Cu/Al 加入其中，再進行攪拌直到形成膠狀後乾燥，待其乾燥後將其磨

碎並進行 FTIR 分析。分析維生素 B12 與 B12-Cu/Fe/Al 結果可以發現，兩者在 1646、

1089、800 cm
-1 等處出現相同之吸收波峰，其中，在 1664 cm

-1 為 C=O 丙烯胺的側

鍊(corrin ring)產生伸縮(Stretching)振動模式所造成 [Jin et al., 2009]。維生素 B12 在

1089 與 953 cm
-1

 的吸收波峰是磷酸鹽(PO3
-
)的官能基的伸縮振動所致[Jin et al., 

2009]，在 B12-Cu/Fe/Al 的圖譜中，僅能觀察到 1089 cm
-1 吸收峰而 953 cm

-1 吸收波

峰並不明顯。由 FTIR 之分析可以確認維生素 B12 能複合於金屬材料表面，但所附

上之劑量可能不高，後續之改良應有其必要性。 
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圖 31. B12-Cu/Al 之 FTIR 分析圖 
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4.2 還原反應 

本計畫以四氯化碳做為判定還原反應之化合物。四氯化碳的還原脫氯過程會

產生中間代謝產物，像是三氯甲烷、二氯甲烷，如圖 32 所示。在研究中利用 2.5 g 

的 Cu/Fe/Al 複合金屬與 10 mg/L 的四氯化碳，在 pH=10 的情況下反應 4 小時，觀

察其降解的情況。由圖 33 可以發現四氯化碳降解效率相當快，在 2 小時之內降解

達 9 成以上，另外圖中觀察一開始四氯化碳會大幅減少，三氯甲烷會隨之增加，

一段時間後二氯甲烷的量會增加，由這個圖可以說明四氯化碳是以還原脫氯的方

式達到降解。而根據 Chen 等學者在 2008 年的研究，發現產生的趨勢與之類似，

說明在這個研究的四氯化碳是以還原脫氯的方式達到去除。 

 

圖 32. 四氯化碳還原脫氯示意圖 
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圖 33. 四氯化碳降解之中間代謝產物 
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4.2.1 Fe/Al 批次反應 

    在前面的文獻回顧中發現 Fe 含量為 15%為最佳，因此將其比例設定在 15%，

而在此利用不同 pH 值來探討 Fe/Al 複合金屬降解四氯化碳之適用性。 

Fe
0 技術的應用會受到水體的 pH 值增加以及鐵產生鏽蝕的問題，導致處理效

果降低，而 Fe/Al 複合金屬則在中性的的情況下處理含氯有機物質可以保持在不被

影響的情況，另外 Al 的存在可以降低鐵腐蝕的產物 [Chen et al. 2008]。 

    在圖 34 比較不同 pH 值，其去除效率，以 pH=4 最高，在反應時間 4 小時的

時候，去除率達 76%，pH=7 和 pH=10 的去除效率則較差，4 小時去除率只分別達

63%和 46%，說明在酸性的情況下有較佳的去除率。但是綜觀而言三種 pH 的去除

率相差不大，經實驗測試後，發現其均為 pH=5 左右，因此推測其為相差不大之原

因。 
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圖 34. Fe/Al 在不同 pH 對去除四氯化碳之影響 

 

    另外做不同 pH 之反應動力學分析，如圖 35，其為一階反應，在 pH=4, 7, 10

的 Kobs 分別為 0.09、0.06、0.04，其值越大表示降解速度越快，在此 pH=4 的值最

大，換言之在酸性的情況下其去除效率最好，其在酸性的情況下會比較好主要是

因為 H
+加速其反應，另外 Fe/Al 會產生 Fenton-like 反應，而在酸性的情況下 OH．

相對較活躍，去除效率較高，因此 pH=4 的降解效率最好。 
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圖 35. 不同 pH 值對於 Fe/Al 去除四氯化碳之反應速率 

 

4.2.2 Cu/Fe/Al 批次反應 

    在一開始先改變銅的比例以及銅的劑量作為探討，已確定所需配比以及劑

量，在研究中分別使用三種比例之銅含量降解四氯化碳，使用的含量是 0.5%、1%

以及 10%，四氯化碳初始濃度 12 mg/L，反應時間 4hr。由結果顯示 10%的效果最

差，而 0.5%和 1%結果相近，但以 1%效果最好，如圖 36 顯示。10%效果會最差是

因為過多的銅會整個覆蓋鐵鋁，反而讓內部的鋁無法作用，致使其去除效率不好，

由圖 37 也可看出其顏色偏紅色，顯示大量銅的包覆。而 1%會較 0.5%略佳的原因

是因為多了一些銅的作用，且不像 10%的大量覆蓋，因此效果較佳。也因為 1%效

果最佳，因此研究以 1%之銅含量作為後續發展之比例。 
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圖 36. 銅鐵鋁的銅含量對四氯化碳脫氯之情形 

 

 

圖 37. 不同銅含量之銅鐵鋁複合金屬 (a) 0.5% (b) 1% (C) 10% 

 

    由前項試驗可以得知Cu含量為1%為最佳，因此在這項實驗中採以固定1%的含

量，分別以1 g、3 g和5 g作為測試。由圖38可以發現5 g的效果最佳，而1 g相較之

下較差，但是可以發現3 g去除效率僅略差於5 g且比1 g的效率好很多，除此之外其

在2小時之內已達完全去除，顯示其去除效率是相當好的，另一方面以成本考量，

因此選定3 g的Cu/Fe/Al作後續實驗。 

(a) (b) (c) 
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圖 38. 不同劑量的 Cu/Fe/Al 降解四氯化碳 

 

    確定銅含量為1%而Cu/Fe/Al劑量為3g 之後再改變其pH值，因為水中的pH值

對於複合金屬去除有很大的影響，所以在此將pH值設定為4，7，10，探討在酸中

鹼其適用性。 

    利用Cu/Fe/Al降解四氯化碳的結果，由圖39發現最好的情況為pH=10，在0.5 hr

去除率達80%，在pH=7的時候效果最差，在0.5 hr去除率僅有37%，而就整個

Cu/Fe/Al降解四氯化碳的情形而言，其效果是相當好的，因為在3 hr去除率都達95%

以上。 

    另外根據反應前後之pH值測定，會發現在酸性及中性的情況下，反應後其均

偏酸性，而在鹼性的情況下經過反應後，其pH值則為鹼性，另外根據Cu/Al比較不

同pH值之情況，發現在鹼性的情況下亦較好，因此推估Cu/Fe/Al在pH=10較好的情

況是因為在酸性情況下會破壞Cu/Al的結構[黃君傑，2008]，除此之外Cu/Fe/Al在鹼

性增加OH
-濃度，可使鋁金屬釋放更多電子供Cu

2+還原。而在低pH時，高濃度的氫

離子會還原成氫氣，減低置換速率。 

    相較於Fe/Al降解的效率，Cu/Fe/Al的效果更好，因為它除了含有Fe/Al對Fe的
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還原作用之外，同時兼具了Cu/Fe對Fe的氧化作用，同時兼具了氧化以及還原的效

果，使得Cu/Fe/Al的去除效率更高。 
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圖 39. Cu/Fe/Al 在不同 pH 對去除四氯化碳之影響  

 

    比較不同pH之Cu/Fe/Al作一階反應動力學分析，反應之時間為X軸，而ln (C/C0)

作為Y軸，由圖40可以看出在pH=4, 7,10的Kobs值分別為0.66、0.58、1.52，可以發

現1.52比0.66和0.58大許多，藉此可以說明當pH=12時其去除效率遠大於其他情

況，而其在鹼性的情況下會比較好主要是因為在鹼性增加OH
-濃度，可使鋁金屬釋

放更多電子供Cu
2+還原，而在低pH時，高濃度的氫離子會還原成氫氣，減低置換

速率，因此Cu/Fe/Al在鹼性的情況下較好。 
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圖 40. 不同 pH 值對於 Cu/Fe/Al 去除四氯化碳之反應速率 

 

4.2.3 電子媒介體與複合金屬之應用 

電子媒介體，像維生素B12、TPPS等具有催化的功效，但在應用上由於需要能

進行長期的汙染物降解處理，因此將電子媒介體固定於複合材料之表面有其必要

性。本計畫使用5種不同之合成方法，嘗試將維生素B12、TPPS固定於不同複合金

屬之表面如圖41所示。在改質的過程中，關鍵是將電子媒介體固定(黏著)於金屬表

面，但又不損及電子媒介體傳遞電子之能力。本計畫探討了兩種固定劑：TMOS

與ATPS，針對兩種電子媒介體進行改質：維生素B12、TPPS。 
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圖 41. 本計畫測試之 5 種固定電子媒介體於複合材料表面之方法 
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B12體積比 1：5：8 配製

好後與 Cu/Fe/Al 混合 

200 mL乙醇+ATPS+電子

媒介體 迴流 60 ℃，7小時 

(林,2012) 

Cu/Fe/Al 直接加入迴流

系統，在迴流 7 小時之後

添加 B12 

水+乙醇+TMOS+電子媒介

體 迴流 60 ℃，7小時 

(Yue,et al.,2002) 

B12迴流後直接烘乾再與 

Cu /Al 混合 

磷鎢酸迴流直接烘乾 

再與 Cu /Al 混合 

200 mL乙醇+TMOS+電子

媒介體 迴流 60 ℃，7小時 

 

 

Cu/Fe/Al 直接加入迴流

系統，在迴流 7 小時之後

添加 B12 

B12和Cu /Al直接加入迴

流系統，再迴流 7 小時 

降溫後再與 Cu /Al 混合 

合成過程中添加 

在合成 Cu/Fe/Al 的過程

中直接加入 B12 

在合成 Cu /Al 的過程中

直接加入 B12 
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使用TMOS：甲醇：B12 體積比為1：5：8直接加入Cu/Fe/Al，結果顯示複合金

屬和B12明顯的呈現分離的狀態，複合金屬也呈現氧化型態，如圖42所示，而當與

Fe/Al、Cu/Fe/Al比較時(圖43)，發現效果相當差，可能的原因為Cu/Fe/Al不具提供

電子的能力，因此改將B12與Cu/Fe/Al分開合成探討其效果。 

 

 

圖 42. B12 與 Cu/Fe/Al 混合 
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圖 43.Fe/Al、Cu/Fe/Al 和 B12-Cu/Fe/Al 比較圖 
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由於Cu/Fe/Al由以上方式會產生氧化影響其去除效果，因此改將B12與Cu/Fe/Al

分別配製後，再進行混合。將TMOS：甲醇：B12 體積比為1：5：8混合均勻後放

置Hood風乾，乾燥後形成紅寶石狀，磨成粉之後呈現粉紅色粉末(圖44)，放入水中

與水不互溶，與未添加B12之比較效果略差(圖45)。探究其原因為TMOS加過量，會

讓粉末狀偏白是因為TMOS乾燥後的顏色，因此改變TMOS的劑量。另外雖然

B12-Cu/Fe/Al效果沒有Cu/Fe/Al好，但其在一個小時內幾乎完全去除，顯示還是有

極佳的效果。 

 

 

圖 44. B12 粉狀圖 
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圖 45.Cu/Fe/Al 與 B12-Cu/Fe/Al 之比較 

 

由於前述TMOS劑量過多，因此改變其配製劑量，TMOS：甲醇：B12莫爾比為

1：5：8混合均勻後放置Hood風乾，乾燥後形成紅色睫毛狀，磨成粉之後呈現紅色

粉末，但可能由於TMOS劑量不足，放入水中會完全溶於水，所以改變其配製方式。

改變的方式有兩種，一種是在Fe/Al合成後將其過濾，再將其加入CuSO4溶液，形

成Cu/Fe/Al，再加入B12溶液，混合後過濾，但由於其屬於物理性的合成，沒辦法

固定在表面，且從表面觀看，沒有附上去的跡象，所以此方法不適合。另一種改

質的嘗試是利用乙醇以及TMOS和Cu/Fe/Al混合，在60℃迴流7小時，在迴流6小時

的時候添加B12水溶液，結束後靜置降溫後過濾，其濾液為橘紅色，觀察Cu/Fe/Al

表面並無明顯複合之情況，且其表面無氧化之現象，推測其原因是高溫造成

Cu/Fe/Al產生變質，使其沒有氧化還原的能力，因此考慮不將Cu/Fe/Al放入高溫系

統，另外由於Cu/Fe/Al本身去除效率很好，添加催化劑看不出其效果，因此改利用

Cu/Al作為測試。 

根據先前的實驗Cu/Al也有加到高溫水浴迴流系統，其方法是將乙醇、TMOS、

Cu/Al和B12混合，之後在60℃迴流7小時，結束後靜置降溫後過濾，濾液為桃紅色，

放置一段時間呈現果凍狀，Cu/Al如同先前Cu/Fe/Al表面皆無氧化現象，其呈現結

果如圖46，一般其氧化之後會形成藍綠色，而在此處仍為鐵灰色，因此說明其沒
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有氧化現象，而推測其原因就跟前一組實驗一樣是因為高溫所影響，另外圖47的

結果顯示B12-Cu/Al降解效率較Cu/Al為差。 

 

圖 46. B12-Cu/Al 合成圖 
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圖 47. Cu /Al 與 B12-Cu/Al 比較圖 (迴流) 
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因為推測其可能為溫度造成，所以改在他降溫後再行混合，配置方法首先先

把維生素B12加入乙醇中與TMOS混合攪拌，經由水浴迴流的方式60℃加熱6小時後

將其放置冷卻，如圖48所示，冷卻後將Cu/Al加入其中，再進行攪拌直到形成膠狀，

之後放入hood乾燥，及會產生如圖49的情況，藍綠色為Cu/Al，紫紅色則為維生素

B12，然後將其加入四氯化碳進行反應，與Cu/Al做比較。經由圖50顯示合成之後的

B12-Cu/Al完全沒有去除效用，推估其原因有兩種，一為其在合成過程已經氧化，

使得其不具氧化能力，另一方面是乙醇造成的破壞，為了排除這些原因，就將B12

與Cu/Al分開合成，以排除以上的疑慮。 

 

圖 48. 維生素 B12 合成製備的過程 

 

圖 49. B12-Cu/Al 合成情形 
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圖 50. Cu /Al 與 B12-Cu/Al 比較圖 (水浴迴流後冷卻混合) 

 

為了避免酒精跟材料放置過久而氧化的疑慮，採用其他的方法嘗試，利用20 

mL乙醇+5 mL 0.02M +5 mL TMOS 迴流6小時後將其拿去烘乾，再行磨碎與新合成

之Cu/Al混合，其反應的狀況如圖51。此合成方式可以發現合成之材料具降解四氯

化碳之能力，但其去除效率並未比單純之Cu/Al複合金屬為比較佳(圖52)。除了水

浴迴流之外，本計畫另改變其他合成方式，以尋找有效的合成方式。 
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圖 51. Cu/Al 與 B12-Cu/Al 批次反應比較圖 
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圖 52. Cu /Al 與 B12-Cu/Al 比較圖 (水浴迴流後烘乾) 

 

利用在複合金屬製備合成的過程進行添加，將CuSO4溶於水，加入NaOH形成

濃稠狀，再加入B12及鋁粉混合均勻，其混合在水中的情形就如圖53所示，很明顯

有B12混合其中的顏色，顯示B12已經溶於水中，由圖54看出其與Cu/Al比較，降解
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效果沒有比較好，且在反應過程中產氣量減少許多，推估可能的原因是當B12混入

其中時反而影響其合成，因為加入時會使合成反應瞬間降溫，使製備過程所需之

溫度不足。 

 

 

圖 53. Cu/Al 與 B12-Cu/Al 批次反應比較圖 (改變合成方法) 
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圖 54. Cu /Al 與 B12-Cu/Al 比較圖 (改變合成方法) 
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除了探討B12之外，其他電子媒介體如TPPS以及磷鎢酸亦被測試，以尋找合適

之電子媒介體改質之複合鋁金屬材料。 

將0.288 g的磷鎢酸+198 mL蒸餾水 +2 mL乙醇+2 mL TMOS混合水浴迴流6小

時後將其烘乾，再結合Cu/Al做測試，由圖55可以看出磷鎢酸沒有催化的效果推測

其原因為磷鎢酸會降低pH值，而Cu/Al在鹼性下比較好，因此效果不佳。 
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圖 55. Cu /Al 與磷鎢酸-Cu/Fe/Al 比較圖 

 

利用TPPS取代B12，其合成方法是利用莫爾比TMOS：甲醇：TPPS為1：6：0.17以

及1：6：0.33，針對兩種劑量之TPPS作為比較，在圖56的結果顯示其去除效率有

比Cu/Fe/Al還要好，且劑量越高效果越好。此一結果顯示，使用TPPS作為改質用之

電子媒介體是較佳的選擇，同時也表示將電子媒介體固定於複合金屬表面是可行

的技術。 
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圖 56. Cu/Fe/Al 與 TPPS- Cu/Fe/Al 比較圖 

 

 

4.2.4 Fe/Al、Cu/Fe/Al 之比較 

    分別利用 Fe/Al 和 Cu/Fe/Al 降解四氯化碳，經過 6 hr 的反應過程中發現四氯

化碳的濃度會大幅的減少，於 6 hr 內其移除率均可到達 80 %以上。另外於圖 57

比較 Fe/Al 和 Cu/Fe/Al 在不同 pH 降解四氯化碳的成效，結果顯示無論是在酸性或

鹼性的情況下，Cu/Fe/Al 降解效果都較 Fe/Al 好，不過在 pH=10 的情況下 Cu/Fe/Al

的效果顯著比 Fe/Al 好，當在 0.5 hr 時 Fe/Al 的濃度依然不變，但是 Cu/Fe/Al 在 0.5 

hr 則能達到 80%之去除率，因此說明 Cu/Fe/Al 在 pH=10 的去除效率最佳。另外

Fe/Al 在 pH=4 比較好的原因是因為在酸性的情況下會有大量的 H
+，這些 H

+會幫

助 Fe/Al 降解四氯化碳，因此在酸性情況比較好。而 Cu/Fe/Al 在 pH=10 比較好的

原因是因為在鹼性增加 OH
-濃度，可使鋁金屬釋放更多電子供 Cu

2+還原，而在低

pH 時，高濃度的氫離子會還原成氫氣，減低置換速率，從中可以發現 Cu 佔很大

的影響，多加了 Cu 會讓原本在酸性情況比較好的 Fe/Al 轉變為在鹼性情況比較好

之 Cu/Fe/Al。 
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圖 57. Fe/Al 和 Cu/Fe/Al 在不同 pH 值降解四氯化碳之比較 

 

4.2.5 管柱實驗 

利用石英砂作為空白管柱實驗，其通入的四氯化碳濃度為10 mg/L，流速為0.25 

mL/min，水利停留時間為3.69 hr，孔隙率為31.32%，經過62 hr測量其貫穿點，由

圖58可以發現其貫穿時間點為30小時，四氯化碳濃度為初始濃度之80%，顯示管柱

之氣密性並不完全，因此，在後續之Cu/Fe/Al的研究中，我們除了改善管柱系統之

氣密性外，也透過持續的初始濃度的量測，以確保實驗之準確性。 
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圖 58. 四氯化碳對石英砂之填充管柱之貫穿曲線 

 

    經過貫穿試驗測試之後改以 Cu/Fe/Al 複合金屬填充管柱，本研究模擬地下水

中流動的情形，採用連續流的方式，管柱尺寸長 30cm，內徑 3cm 之玻璃管柱，管

內填充材料為 66.7g 的 Cu/Fe/Al 複合金屬，上下兩端則是填滿脫脂棉及石英砂，

入口端將進樣的瓶子倒置，確保不會使四氯化碳因而揮發，利用蠕動幫浦進樣，

流速一開始為 0.68 mL/min，停留時間約為 51.9 分鐘，在第 5 天之後將流速調整為

1.36 mL/min，水力停留時間轉為 25.9 分鐘，總實驗天數為 7 天，觀察其變化情形，

採樣方式是在特定時間採用封瓶方式取樣，然後再利用 GC-ECD 分析。另外其排

出的水溶液以 ICP 分析 Cu、Fe、Al 各別每天的變化情形，了解其釋出濃度以及管

制範圍，以確保不會造成環境另一方面的污染。其四氯化碳的分析結果如圖 59 所

示，剛開始移除效率比較不佳，約為 93%，但 24 小時後其穩定的去除四氯化碳，

去除皆可達 98%，顯示其有極佳的效果，且在七天之後還保有極佳的去除效率。

另外將流速從 0.68 mL/min 提高為 1.36 mL/min 並沒有影響去除效率，顯示即使在

2 倍流速情況下也有很好的去除效率，除此之外在這途中有進行採點，確保四氯化

碳在反應前沒有揮發，因此證明 Cu/Fe/Al 在 7 天之內都有極高的去除效率，說明

不但有很好的去除效率外，也能保有長期穩定的去除。 
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圖 59. Cu/Fe/Al 之材料管柱對四氯化碳的去除曲線 

 

    另外為了避免銅金屬對水體的另一方面的污染，因此採用 ICP 來進行金屬濃

度的分析，其採樣出來的樣品如圖 60，在一開始採點的水溶液呈現深黃色，其為

鐵氧化的顏色，於圖 61 也顯示於第二天 Fe 的濃度達 125 mg/L，隨後遞減，原因

是因水將金屬離子帶出，因此鐵的濃度隨之遞減，雖然鐵的濃度很高，但是鐵為

地殼元素之一，地下水中本身就含有大量的鐵，因此鐵的濃度並不影響水質。 

 

 

圖 60. 管柱實驗採樣後之樣品 
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    根據放流水管制標準，銅的最大限制值為 3.0 mg/L，在這個系統中的銅最高值

為 0.015 mg/L，遠低於管制標準，因此並不會造成水中重金屬的危害。因此這個系

統不但有高的去除效率，維持的時間長之外，對環境也不會造成另外一方面的危

害，顯示其是一個很有效的系統。 
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圖 61. 管柱實驗後之金屬濃度分析 
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4.3 氧化反應 

 

4.3.1 批次實驗：甲酸降解 

本試驗是利用總有機碳量(Total Organic Carbon; TOC)的測定來證明鐵鋁複合

金屬之氧化能力。實驗過程中先測定實驗用去離子水中的總有機碳含量，而濃度

變化極低，因此在後續的實驗中，所造成的總有機碳濃度可以忽略。 

總有機碳的測定主要是利用甲酸為標的化合物，確認甲酸是需要經由氧化反

應才能降解的化合物，並經由探討去了解甲酸經氧化降解的產物為二氧化碳，如

式(4-1)所示。甲酸經氧化降解成 CO2，是為最終礦化反應產物。因此在一定時間

內總有機碳的去除代表甲酸被氧化降解成二氧化碳，並逸散在空氣中，造成總有

機碳的減少。 

               OH‧+ HCOOH → CO2 + H
+
 + H2O           (4-1) 

 

本試驗共有 4 組實驗，其中以甲酸水溶液且未添加任何材料並封瓶進行 24 小

時的反應，作為本試驗的對照組。而在鐵鋁複合金屬方面，則是使用 15%的配比，

秤取 1 g 及 5 g 的材料去進行批次實驗。而在 Fenton 反應是利用 5 mM 的 Fe
2+與 50 

mM 的 H2O2，去進行 24 小時的批次實驗。而甲酸濃度為 32.79 mg/L，換算成總有

機碳量為 8.56 mg/L C，而在進行反應 24 小時後的總有機碳濃度測定，總有機碳去

除率可以看出去除效果以 Fenton 反應達到最佳，5 g 鐵鋁複合金屬次之。 

表 4 為本次試驗的數據，包含實驗的初始和終止 TOC 濃度及各材料的去除

率。圖 62 及圖 63 為在 24 小時的實驗中，1 g 鐵鋁複合金屬對於水樣中的總有機

碳去除率效果只有 50%。而劑量增加 5 倍至 5 g 時去除率可以達到 93%。至於在

Fenton 反應方面，主要是要確認甲酸是可以經由氧化反應而礦化成二氧化碳，並

逸散到空氣中，而造成總有機碳量的減少。由此試驗我們可以證實鐵鋁複合金屬

具有氧化的能力，並可以氧化降解標的化合物甲酸。 
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表 4. 總有機碳測定試驗數據 

 0 hr TOC 值(mg/L) 24 hr TOC 值(mg/L) 去除率 (%) 

CH2O2 8.2232 8.1805 0.52 

1 g Fe/Al 8.2232 4.0618 50.61 

5 g Fe/Al 8.2232 0.5248 93.62 

Fenton 8.2232 0.1323 98.39 
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圖 62. 不同材料對於甲酸 TOC 降解變化 

0%

20%

40%

60%

80%

100%

CH
2
O

2
1 g Fe/Al 5 g Fe/Al Fenton

實驗組數

T
O

C
 r

e
m

o
v
a
l 

(%
)

 

圖 63. 不同材料對於甲酸 TOC 去除率變化 
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4.3.2 批次實驗：染料降解 

    本試驗是利用廠商提供的粉末狀染料及液態染劑，一共有(反應性黑色染料、

反應性紅色染料、分散性黑色染料，分散性紅色染料、酸性黑色染料、酸性紅色

染料、鹽基型黑色染料、抗 UV 染劑)。在定量方面，將視本降解試驗所需的高低

濃度之 COD 值去進行定量，並測其初始 COD 值，接著進行鐵鋁複合金屬對於染

料的 COD 降解及材料對染料廢水脫色效果。 

    本實驗將以上述理論方面的批次試驗為依據，秤取 0.5 g粉末狀染料及 0.57 mL

液態染劑，對染料進行 100 mL 去離子水的定量，使其濃度皆為 5000 mg/L，並先

利用儀器測其造成的初始 COD 濃度值。其值如上表 5 所示，一開始進行試驗的

COD 值為高濃度染料(3000~7000 mg/L)，並不是一般染整實場廢水的濃度(300~500 

mg/L)。初步實驗先利用高濃度的染料廢水，原因為目前此實驗主要是要測試鐵鋁

複合金屬對於染料廢水的 COD 值去除效果，因此先用高濃度 COD 值的染料廢水

去了解本複合材料對於氧化降解汙染物的成效。而在後續實驗則會再調配低 COD

濃度的染料廢水去進行降解，讓 COD 值達到環保署放流水標準濃度(140~160 

mg/L)。 

 

表 5. 高 COD 濃度不同型號染料的添加劑量及反應系統體積 
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4.3.3 管柱實驗 

    本研究將利用管柱試驗去模擬鐵鋁複合金屬的連續去除染整實場廢水，持續

釋出氧化劑處理廢水中 COD 濃度，評估鐵鋁複合金屬於染整實場廢水處理之效能

及可行性。本試驗將以批次實驗的結果，找出材料合成的最佳化條件，並配製出

50 g 鐵鋁複合金屬，填充至玻璃管柱內，實場廢水以流速 1.3 mL/min 由下往上流

入，停留時間 80 分鐘，並依固定時間點採樣。 

    鐵鋁複合金屬管柱實驗處理染整實場廢水 COD 去除率，處理時間 123 小時，

處理水樣體積達到 9.594 L，進流濃度為 304 mg/L，去除率平均為 43%。由圖 64

可以得知，一開始出流的廢水 COD 濃度可以降至 150 mg/L 左右，符合環保署放

流水標準。隨著管柱的使用時間拉長，管柱內的材料使用效能降低，導致出流的

廢水測定 COD 濃度時，大約都在 170 mg/L 上下。直到實驗終止的 123 小時，出

流廢水 COD 濃度一樣維持在 180 mg/L，去除率達 40%。由此實驗結果可以得知，

染整實廠廢水可以藉由鐵鋁複合金屬的長時間氧化效能去降解水中 COD 濃度。並

由此結果來提供後續管柱的最佳化設計。 

 

 

圖 64. 廢棄鋁渣之材料管柱對染整廢水的 COD 去除曲線 
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4.3.4 鐵鋁複合金屬在 EPR 的自由基量測 

圖 65 為 0.5 g 與 5 g 的鐵鋁複合金屬添加 DMPO，進行自由基的量測。從圖觀

察出，鐵鋁複合金屬在添加 DMPO 後所產生的特徵波峰，主要以 6 支明顯的波峰(○)

為主要自由基生成，且在對應 Paciolla 等學者的文獻及之前 Fenton 程序的 EPR 測

試，推估其 6 支特徵波峰為 DMPO-CH3 造成的，而 hyperfine lines 為 AN = 15.49 G

及 AH = 22.98 G，與文獻的 AN = 16.3 G 及 AH = 23.3 G，量測的數值相近。而在

氫氧自由基(OH·)方面則是為較不明顯的 4 支波峰(◎)組成，但在 hyperfine lines 則

是 AN = 14.97 G 及 AH = 14.97 G，與文獻氫氧自由基的 AN =14.9 G 與 AH =14.9 G

相符 [Paciolla et al., 1999]。 

從本試驗可以推估鐵鋁複合金屬在水樣中所釋出的自由基可能以二種自由基

為主，其中一種為甲基自由基物種(Methyl radicals, CH3·)，而其中另一種已經由 EPR

的特徵波峰對照，確認是氫氧自由基的存在。甲基自由基(Methyl radicals, CH3·)的

產生如方程式 4-2 及 4-3 所示[Keenan and Sedlak, 2008]。推論甲基自由基的產生可

能是水體中的二氧化碳(CO2)經由還原反應，得到電子而形成碳水化合物(4-2)，進

而再被水體中的氫氧自由基反應形成甲基自由基(4-3)，所以確定本材料在反應系

統中是會直接生成甲基自由基，而氫氧自由基的生成則是經 Fenton 反應而產生

的。後續二種自由基會再與 DMPO 反應成 DMPO-CH3 及 DMPO-OH。而量測到氫

氧自由基訊號偏低，主要原因可能為氫氧自由基的波峰與甲基自由基重疊到，導

致訊號值偏弱。或者是鐵鋁複合金屬在反應過程中產生的自由基物種主要是以甲

基自由基為主，因此系統中的氫氧自由基生成量偏低。 

 

CO2 + 6H
+
 + 6e

−
 → CH3OH + H2O (4-2) 

CH3OH + OH· → CH3· + H2O2 (4-3) 

 

而在圖 65 (A)(B)的比較之下，可以看出不同劑量的鐵鋁複合金屬所量測到的

訊號值也不相同，0.5 g 材料的氫氧自由基及甲基自由基訊號值都大於 5 g 材料，

原因為過多劑量的鐵鋁複合金屬所產生的自由基，極為不穩定，過多的自由基可

能會互相分解及破壞，導致所量測到的訊號值偏弱。 
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圖 65. 鐵鋁複合金屬之 EPR 自由基量測分析 (A) 0.5 g 鐵鋁複合金屬 (B) 5 g 鐵鋁

複合金屬 

 

接著的 EPR 試驗是在鐵鋁複合金屬系統中，分別加入過氧化氫及 Fenton 程序

進行探討。加入過氧化氫，主要是確認鐵鋁複合金屬反應系統中所產生的自由基

為甲基自由基，能與添加的過氧化氫進行反應，產生氫氧自由基，並在 EPR 的量

測下產生訊號。而在鐵鋁複合金屬系統中加入 Fenton 程序，主要是比較在鐵鋁複

合金屬添加過氧化氫以及 Fenton 程序時，釋出的氫氧自由基濃度，了解兩者生成

的氫氧自由基在 EPR 的量測下之訊號強弱。 

圖 66 (A)顯示，鐵鋁複合金屬系統會與過氧化氫進行 Fenton 反應，產生氫氧

自由基(OH·)，於 EPR 量測下得到 4 支特徵波峰，這個試驗確認鐵鋁複合金屬在無

添加過氧化氫下主要自由基生成物為甲基自由基(CH3·)，而添加過氧化氫的鐵鋁複

合金屬反應中是直接行 Fenton 反應生成氫氧自由基。在 Ulanski 等學者的探討之

下，提到當甲基自由基與過氧化氫反應後會產生氫氧自由基，如方程式 4-4 所示。

因此在本試驗添加過氧化氫後會將反應系統原本產生的甲基自由基轉變成氫氧自

由基，由此可以鐵鋁複合金屬在無添加過氧化氫的操作條件下是會生成甲基自由

基，而添加過後則是轉變成氫氧自由基，因此會沒有甲基自由基的特徵波峰訊號
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值產生[Ulanski et al., 1999]。接著利用圖 66 (B)與(A)比較，可以看出同樣劑量的過

氧化氫在添加鐵鋁複合金屬後，氫氧自由基的特徵波峰強度就會增強，主要原因

為鐵鋁複合金屬釋出的甲基自由基會與添加的過氧化氫反應生成氫氧自由基，額

外轉變生成的自由基濃度會比單純添加過氧化氫產生的自由基濃度來得高。而在

EPR 量測之下，自由基強度也相對比較高，且其自由基半衰期壽命增長。 

 

CH3·+ H2O2 → CH3OH + OH· (4-4) 

 

而圖 66 (C)是將 Fenton 反應加入鐵鋁複合金屬系統，可以觀察到訊號為 4 支

特徵波峰，且訊號值極大，遠高於單純的 Fenton 程序及鐵鋁複合金屬添加過氧化

氫試驗。推估原因 Fenton 反應是添加過量的過氧化氫，除了本身產生的氫氧自由

基，多餘的過氧化氫會再與鐵鋁複合金屬釋出的甲基自由基反應，生成更多的氫

氧自由基，造成自由基濃度的疊加效果，因此本次試驗所釋出的氫氧自由基訊號

值為最大。並與圖 66 (D)比較得知，鐵鋁複合金屬在無添加任何藥劑時，是以甲基

自由基為主要生成氧化劑物種，且也有氫氧自由基的生成。而在添加過氧化氫後，

則是以反應後的氫氧自由基為主要生成氧化劑物種。 
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圖66. 鐵鋁複合金屬在不同添加物之EPR自由基量測分析 (A) H2O2 + Fe/Al (B) 50 

mM H2O2 (C) Fenton + Fe/Al (D) 1 g Fe/Al 
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第五章結論 

本研究利用 Fe/Al 以及 Cu/Fe/Al 去探討氧化還原的，可調控式一方面採通入

氧氣，另一方面經由銅的比例作為氧化還原變動的依據，在測試的過程中主要利

用 Fe/Al 去除甲酸以及染料作為氧化反應的測試，利用 Cu/Fe/Al 降解四氯化碳並

做中間代謝產物的測定，以了解還原反應的作用情形。在研究的過程中先做材料

的鑑定，以確保材料的所需的比例以及劑量，一開始以批次實驗來做，改變其 pH

值，以看出 Fe/Al 以及 Cu/Fe/Al 在酸鹼條件下的運用情形，之後再以管柱實驗進

行分析，以了解實場運用的實用性。 

結果顯示 Fe/Al 在 pH=4 的情況下最好，在 4 小時之內，去除率達 76%；而

Cu/Fe/Al 在 pH=10 的情況下最好，在 0.5 hr 之內，去除率可達 80%，去除速率

k=1.5181，相較於 Fe/Al 去除速率為其 16 倍，顯示 Cu/Fe/Al 在 pH=10 之去除效率

相當快，因此兩種複合材料比較起來以 Cu/Fe/Al 為最佳。 

另外針對 Fe/Al 去除甲酸的部分，分別測定 1 g 以及 5 g 的 Fe/Al 以及與 Fenton

反應做比較，測定其 TOC，發覺 5 g 的 Fe/Al 去除效率可以高達 93.6%，顯示 Fe/Al

複合金屬具有氧化的能力。除此之外利用 EPR 測定自由基，得知鐵鋁複合金屬在

無添加任何藥劑時，是以甲基自由基為主要生成氧化劑物種，且也有氫氧自由基

的生成，證實 Fe/Al 的反應機制。 

B12-Cu/Fe/Al 的運用，由於 Cu/Fe/Al 效果很好，因此看不出的 B12 催化性，因

此把其改成與 Cu/Al 結合，探討其合成技術。 

針對管柱實驗的結果，Fe/Al 在染整廢水的運用，平均 COD 去除效率為 43%，

顯示染整實廠廢水可以藉由鐵鋁複合金屬的長時間氧化效能去降解水中 COD 濃

度，另外 Cu/Fe/Al 去除四氯化碳之管柱實驗，其在 7 天之內都有極高的去除效率，

說明不但有很好的去除效率外，也能保有長期穩定的去除。 

因此在這個研究中除了證實 Fe/Al 以及 Cu/Fe/Al 的運用性外，同時證明其有

氧化以及還原的功能，再改變其溶氧及配比之後，使其變為可調控的方式。 
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