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活化過硫酸鈉化學氧化處理 2,4-D除草劑
之探討 

 

潘昱睿*、梁振儒** 

 

摘要 

2,4-dichlorophenoxyacetic acid (2,4-D)為廣泛應用之除草劑，容易經雨水沖刷而

滲入土壤或地下水中造成污染。現地過硫酸鹽化學氧化法近年來廣泛應用於整治遭

受有機污染物污染之土壤及地下水，過硫酸鹽氧化劑溶液於室溫下具有高穩定性，

其應用較不受 pH 等環境因素影響，且當經適度活化過硫酸鹽，將可使其分解產生

較強之硫酸根或氫氧根自由基，藉以提升氧化效能。然而，欲有效破壞不同類別污

染物，則有其適用之活化過硫酸鹽程序。本研究針對不同活化過硫酸鹽程序對氧化

2,4-D 之能力進行探討。不同活化過硫酸鹽程序包含 20℃及 70℃熱活化、鹼活化、

雙氧水活化及鐵活化，篩選實驗結果顯示，於水相中熱活化及鐵活化過硫酸鹽可較

有效降解 2,4-D，然而，熱活化相較於鐵活化則消耗較多之過硫酸鹽。此外，70℃

熱活化及鐵活化有效產生硫酸根自由基於短時間內礦化 2,4-D，反應 48 小時後，總

有機碳去除效率分別可達 100%及 85.5%。  
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一、前言 

農業上為達到除蟲或除草之目的使用大量農藥，然而殘餘的農藥會由雨水沖刷

流入河水中或滲入土壤及地下水中，此污染將造成人類生活及周遭環境受到影響。

2,4-二氯苯氧乙酸(2,4-dichlorophenoxyacetic acid, 2,4-D)為許多國家廣泛應用之除

草劑，於 1946 年起陸續使用，直到 1980 年後北美及歐洲才開始對其進行管制及污

染評估 [1]。美國環保署統計資料顯示，美國 1992~2000 年間 2,4-D 使用量為 4 千 6

百萬磅，其中農業使用為 3 千萬磅(66%)，非農業使用為 1 千 6 百萬磅(34%)[2]，由

此可知 2,4-D 之使用相當普遍且數量龐大。2,4-D 為可以有效去除闊葉草之選擇性

殺草劑，微溶於水(溶解度為 677 mg/L，25℃)，不易揮發，屬酸性除草劑 [3]，其基

本物化特性列舉於表 1。國際癌症研究中心 (international agency for research on 

cancer, IARC)將 2,4-D 列為第二級 B 類(group 2B)可能致癌性物質，流行病學及動

物實驗數據指出，2,4-D 之主要暴露途徑為吸入、皮膚接觸、食入，若長期暴露可

能導致人體基因突變、淋巴瘤、生殖危害、肝及腎臟損害。  

根據行政院農業委員會農藥產銷統計，2000~2009 年國內農藥生產量、進出口

及使用量皆以除草劑為最多，每年使用量約 3,000~4,000 公噸，其價值約為新台幣

16 億元，而國內外常使用 2,4-D 做為除草劑之成份 [4]。2,4-D 通常經由農藥的使用，

而後造成土壤環境污染，並經由雨水淋洗、沖刷導致農藥傳輸於水中，進一步影響

地下水、河川及水中生物，而生物濃縮作用將使得農藥在食物鏈中循環累積，甚而

危害人體健康，若長期接觸可能導致癌症。因 2,4-D 對人體之危害性，環保署已對

2,4-D 進行管制，其中飲用水水質標準為 0.07 mg/L；地下水水質標準中，第一類飲

用水水源水質保護區之地下水為 0.07 mg/L；第二類(為第一類外之地下水)其管制標

準 0.7 mg/L；工業廢水放流則為 1 mg/L[5]。  
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表 1  2,4-D 物化特性 [3] 

物化特性項目  特性資料  

結構式   

分子式  C8H6Cl2O3 

分子量(g/mole) 221.04 

氣味  無味，不純時有酚味  

顏色/性狀  白色至黃色結晶  

熔點(℃) 138 

沸點(℃) 160 

水中溶解度(mg/L, 25℃) 677 

密度(g/cm3, 20℃) 1.416 

辛醇與水之分配係數(log Kow, 20℃) 2.81 

蒸氣壓(mmHg, 25℃) 8.25 × 10-5 

亨利常數(atm-m3/mole, 25℃) 1.02×10-8 

解離常數(pka) 2.64 

農藥於自然環境中，可經由水解、揮發、光解、被植物吸收、土壤中微生物代

謝及轉化、土壤吸附或化學氧化等途徑轉化成其他產物；2,4-D 在好氧之土壤及水

環境中，半衰期分別為 6.2 及 15 天 [2]；而在厭氧之水環境中半衰期較長約為 41~333

天，且 2,4-D 降解時可能產生多種副產物，這些副產物也具有相當之毒性，因此當

處理 2,4-D 之污染時，對於副產物之生成需予以監測。  

針對土壤及地下水中 2,4-D 污染處理，以高級氧化處理技術為基礎之現地化學

氧化法(in-situ chemical oxidation, ISCO)為一可快速破壞污染物之程序，其主要是利

用氧化劑產生具有高氧化能力之自由基以氧化有機污染物。現地化學氧化處理土壤

及地下水污染之技術為直接將氧化劑注入受污染場址，使氧化劑於現地降解污染物，

達到去除污染物或降低污染物毒性之目的，此法可避免開挖或污染場址地形受到破
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壞及縮短處理時程。ISCO 中普遍使用之氧化劑如：  過硫酸鹽(persulfate, S2O8
2-)、

過氧化氫、過錳酸鹽、臭氧等，而過硫酸鹽為近年來應用於 ISCO 上新穎之氧化劑，

其具有較高水溶性、高氧化還原電位、低土壤氧化劑需求量，可穩定存在於土壤及

地下水中，因此應用於處理地表下污染時可達較大之影響範圍。並且經由活化程序

(activation)，過硫酸鹽可分解為強硫酸根自由基氧化劑(sulfate radical, SO4
-‧)，以

破壞有機污染物 [6]。過硫酸鹽主要可分為 3 種，分別為過硫酸銨、過硫酸鉀、過硫

酸鈉(sodium persulfate, Na2S2O8)[6]。過硫酸鹽氧化還原電位為 2.0 V 如式(1)[7]。  

S2O8
2－ + 2e－  → 2SO4

2-    E = 2.0 V (1) 

過硫酸鹽可經由不同活化方式生成硫酸根自由基強氧化劑，增加過硫酸鹽之氧

化能力，加速污染物降解速率。於 ISCO 之應用上以熱活化及化學活化方式較為普

遍；鹼活化則改變活化過硫酸鹽之環境條件，使反應系統中產生不同自由基物種予

以降解污染物；而過氧化氫活化則是利用雙氧化劑反應加速有機污染物之降解，達

到去除有機污染物之目的。對於活化反應進一步說明如下：  

1.過氧化氫活化  

過氧化氫為常見之氧化劑(如 Fenton 試劑應用)，也已被廣泛應用於處理地下

水污染，屬於高反應性物質，可氧化多種污染物；但過氧化氫在土壤介質中容易

被分解，造成傳輸及氧化效率受到限制。然而，過氧化氫活化過硫酸鹽為最近幾

年較新穎之活化方式，對於此活化方式詳細機制研究並不多。根據 Block 等學者

[8]指出此活化方式結合兩種氧化劑，而這兩種氧化劑反應可能有協同作用

(synergistic)，有助於降解有機污染物，而過氧化氫與過硫酸鹽反應如式(2)[9]。  

H2O2 + S2O8
2－  → 2H+ + 2SO4

2－  + O2 (2) 

過氧化氫分解反應時產生的熱能(52 kcal/mol)[10]可與過硫酸鹽反應，而使得

熱活化機制也間接參與其反應作用，有助於提升系統氧化力。於 ISCO 實際應用

上，因土壤含大量礦物質，其中含有過渡金屬(例如鐵、錳、銅)，可活化此兩種

氧化劑生成自由基(SO4
－•及 hydroxyl radical, •OH)，達到破壞有機污染物之目的。  

當此兩種氧化劑反應時，若採用過高濃度之過氧化氫，將會有大量氧氣產生

及高放熱現象，因此 ISCO 應用過氧化氫於活化過硫酸鹽之濃度一般不超過
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8%(wt%)，避免產生大量氣體及高溫破壞土壤結構造成意外；而此法於 ISCO 之

氧化劑注入方式可分為分別注入、預先混合及共同注入。而此活化方式已被研究

證實可氧化多種污染物，如氯乙烯、氯甲烷、石油碳氫化合物、PAH、TPH、BTEX

等 [11]。  

2.鹼活化  

ISCO 處理上，過硫酸鹽可應用之 pH 範圍較廣，且當鹼性 pH 值條件下過硫

酸鹽會進行水解反應，而其產物間接形成連鎖反應，進而生成具高氧化力之自由

基；鹼活化應用在土壤及地下水中，一般需添加鹼劑(如氫氧化鈉、氫氧化鉀、石

灰等)提高 pH 值，且添加劑量須超過土壤及地下水之緩衝能力，使處理場址處於

鹼性狀態。  

鹼活化過硫酸鹽機制，主要是在鹼性條件下 S2O8
2-與 OH-反應生成過氧氫根

離子(HO2
-)，如反應式(3)；而 HO2

-與 S2O8
2-反應，則可生成 SO4

-•及超氧自由基(O2
-•)，

如反應式(4)。因此，結合式(3)及(4)可知 S2O8
2－
於鹼性條件下可能生成 SO4

-•及

O2
-•自由基，如反應式(5)所示 [7, 12]。Liang and Su 等學者 [13]使用化學探針技術研

究於不同 pH 條件下參與反應之自由基物種結果證實，當 pH 愈高•OH 在系統中

佔優勢自由基情形愈明顯，其反應可生成•OH，如反應式(6)所示。隨著 pH 值越

高，則•OH 在系統中會佔有優勢，且 SO4
-•及•OH 同時存在下，更有利於氧化污

染物。此外，在鹼活化過程中亦可能生成 H2O2，如反應式(7)，H2O2 與 OH-反應

生成 HO2
-，如反應式(8)，其再與 H2O2 反應生成•OH 及 O2

-•，如反應式(9)[14, 15]，

O2
-•(-2.4 V)屬於還原性自由基物種，其可將氧化態之污染物還原脫氯，如氯仿、

四氯化碳等 [15, 16]。  

S2O8
2－ + 2H2O  →

-OH 
 HO2

－ + 2SO4
2－+ 3H+ (3) 

HO2
－ + S2O8

2－  → SO4
－• + SO4

2－ + H+ + O2
－• (4) 

2S2O8
2－ + 2H2O → 3SO4

2－ + SO4
－• + O2

－• + 4H+ (5) 

SO4
－• + HO－ → SO4

2－ + •OH    (6) 

•OH + •OH → H2O2 (7) 

H2O2 + OH－ ↔ HO2
－ + H2O (8) 
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H2O2 + HO2
－  → O2

－• + •OH + H2O (9) 

鹼活化過硫酸鹽之技術於 ISCO 整治應用上，可有效破壞含氯甲烷、氯乙烯

等之污染物 [8, 17]。Crimi 學者 [18]研究指出，鹼活化過硫酸鹽，以氫氧化鈉調整 pH

值至 11，過硫酸鹽濃度為 15 g/L，Lindane 初始濃度為 630 μg/L，其降解實驗結

果顯示一天內 Lindane 降解達 99%，並與過氧化氫活化過硫酸鹽系統比較(H2O2

與 S2O8
2－
莫耳比為 10：1)，得知鹼活化及過氧化氫活化皆能快速降解地下水中污

染物 Lindane，但鹼活化可消耗較少過硫酸鹽，而達到去除污染物之目的。  

3.鐵活化  

環境中土壤或地下水本身含有豐富的礦物(如水合鐵礦、赤鐵礦、針鐵礦等)，

其中鐵礦溶出之 Fe2+可活化氧化劑(如 S2O8
2－
、H2O2)產生具高氧化力之自由基，

有利於 ISCO 整治土壤及地下水。然而化學氧化法應用在地表下污染復育時，氧

化劑及活化劑之擴散與傳輸相當重要，Fe2+於水溶液中一般須加酸維持在 pH 

2.5~3.5[19]，由於土壤及地下水具有酸鹼之緩衝能力，若無連續添加酸液或調整至

適當之酸鹼值時，可能導致 Fe2+及 Fe3+之水合作用，甚至產生沉澱，如反應式(10)，

使 Fe2+活化過硫酸鹽降解污染物之效率隨時間及距離而減少。然而，pH 值對鐵

系統有很大的影響，若在適當 pH 範圍內也可形成 Fe2+之循環，而鐵物種之間轉

化的量視水體氧化還原狀態而定。雖 Fe2+於土壤及地下水中會形成水合態的鐵物

種，但在較低的 pH 值(pH < 3)下，有利於各鐵物種依循轉化途徑再生成 Fe2+，而

此過程之反應速率一般較慢，所生成之 Fe2+並不多。  

Fe3+ + 3H2O → Fe(OH)3 + 3H+ (10) 

鐵活化過硫酸鹽系統之反應如式 (11)~(12)[20, 21]，Fe2+與 S2O8
2 －

反應產生   

SO4
－•，此為初始反應，與系統中其他反應比較，其反應速率最慢，故此反應為

系統中的限制因子；然而 Fe2+可與 SO4
－•快速反應，當 Fe2+過量時，會造成 Fe2+

與有機物競爭 SO4
－•之現象更明顯，如反應式(12)，降低系統之氧化能力；而鐵

活化過硫酸鹽系統之總反應為式(13)，顯示 2 莫耳 Fe2+將消耗 1 莫耳的 S2O8
2－
，

而兩者添加劑量多寡皆會影響 SO4
－•生成，因此適量添加 Fe2+才可有效達到去除

污染物之目的。  
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此外，選擇較佳 Fe2+的添加方式則可有效活化過硫酸鹽。Liang 等學者 [22]研

究指出，鐵活化過硫酸鹽氧化三氯乙烯(TCE)時，Fe2+分次少量添加比一開始就加

入相同劑量之方式可更有效降解 TCE；而另外一種方式，則是將硫代硫酸鈉(為

一種強還原劑)加入系統中，其可促使系統中 Fe3+轉化成 Fe2+，而溶液中有更多

Fe2+活化過硫酸鹽產生 SO4
－•氧化 TCE，使 TCE 可達更高的去除效率，但若 Fe2+

含量過高時，則會降低 TCE 去除效率。此外，Liang 等學者 [23]使用螯合劑乙二胺

四 乙 酸 (ethylenedia-mine tetra-acetic acid, EDTA) 、 三 聚 磷 酸 鈉 (sodium 

tripolyphosphate, STPP) 、 1- 羥 基 亞 乙 基 -1,1- 二 磷 酸 (1-hydroxyethane-1, 

1-diphosphonic acid, HEDPA)及檸檬酸(citric acid)螯合 Fe2+，並應用於活化過硫酸

鹽降解 TCE，而與這些螯合劑相較下，檸檬酸螯合 Fe2+能更有效活化過硫酸鹽，

增加對 TCE 去除效果。然而 Fe2+活化過硫酸鹽所需活化能為 12 kcal/mol，較低於

熱活化所需活化能 33 kcal/ mol[24]。  

4.熱活化  

過硫酸鹽可藉由溫度增加，提供其活化能，而產生 SO4
－•，當溫度越高其反

應速度越快，如反應式(14)，受溫度影響活化之 1 莫耳過硫酸鹽可生成 2 莫耳 SO4

－•，由此可知熱活化較其他活化方式更可有效率的產生 SO4
－•，增加系統之氧化

能力。然而，於 ISCO 應用上可結合現地熱復育技術提升溫度，其加熱方式包括

熱水注入、熱蒸氣、電磁能加熱 [25]；熱活化雖可有效產生高氧化力之 SO4
－•，但

應用在 ISCO 上比其他活化方式需耗費土壤加熱之成本。  

S2O8
2－+ Heat → 2 SO4

－• (14) 

熱活化過硫酸鹽已普遍應用在濕式氧化法總有機碳分析儀，主要以高濃度過

硫酸鹽水溶液(100 g/L)注入樣品中，經加溫約 98oC 後，在短時間內將樣品中有機

物質完全礦化成 CO2，再以非分散性紅外線(non-dispersive infrared, NDIR)偵測

CO2，計算 NDIR 讀值可得知樣品之碳含量。Liang 和 Bruell 學者 [26]研究指出，熱

S2O8
2－+ Fe2+ → SO4

－• + SO4
2－ + Fe3+ k = 2.0 × 101 M－1s－1, 22℃  (11) 

SO4
－• + Fe2+ → Fe3+ + SO4

2－  k = 4.6 × 109 M－1s－1, 22oC, pH=3~5 (12) 

S2O8
2－+ 2Fe2+ → 2Fe3+ + SO4

2－ k = 3.1 × 104 M－1s－1, pH < 0.4 (13) 



130 活化過硫酸鈉化學氧化處理 2,4-D 除草劑之探討  

活化(40oC)過硫酸鹽降解 TCE，並以磷酸緩衝溶液將系統 pH 值控制在 7 (離子強

度為 0.1)，探究過硫酸鹽 /TCE 之反應動力；實驗中[S2O8
2－]0 大於[TCE]0 25~100

倍，分別調整[S2O8
2－]0 (13.5~43.7 mM)及[TCE]0 (0.14~0.52 mM)，發現當[TCE]0

降低或[S2O8
2－]0 提升可加快 TCE 之降解速率；將 TCE 濃度(C/C0)對反應時間作圖，

以多項式回歸法進行反應速率推導，其結果指出，在此實驗條件下 TCE 降解速率

可以-d[TCE]/dt = (5.59 × 10-4 mM0.2 min-1) [TCE]0[S2O8
2－]0.8 表示。Waldemer 等學

者 [9]藉由熱活化(30~70oC)降解氯乙烯類化合物，過硫酸鹽 /氯乙烯之莫耳比為 10/1，

以假一階反應動力計算不同溫度下氯乙烯降解的反應動力常數，結果顯示隨溫度

升高其降解之反應動力越快；又以 Arrhenius equation 計算熱活化降解氯烯類物質

所需之活化能，PCE、TCE、trans-DCE、cis-DCE 分為 101、108、141、144 kJ mol
－1，其降解速率 PCE > TCE > trans-DCE > cis-DCE。Yang 等學者 [27]研究指出，比

較過硫酸鹽、H2O2、過氧單硫酸鹽(PMS)於溫度 25oC~80oC 下氧化偶氮染料 acid 

orange 7(AO7)(初始濃度為 20 mg/L)，氧化劑 /AO7 之莫耳比為 10/1；其實驗結果

顯示當溫度> 50oC 時，過硫酸鹽降解 AO7 效率遠大於 PMS 及 H2O2，而 PMS 及

H2O2 不易被熱活化，且隨溫度升高，過硫酸鹽降解 AO7 效率越高。由上述可知

過硫酸鹽對於熱活化之反應性遠高於其它氧化劑，且當熱活化溫度越高時，越能

快速活化過硫酸鹽生成 SO4
－•，進而提高系統氧化力。  

過硫酸鹽經活化後產生之 SO4
－•具有效破壞污染物之潛力，然而活化過硫酸

鹽之程序對於處理污染物之成效存在著差異性，因此本研究針對不同活化過硫酸

鹽程序降解 2,4-D 進行篩選實驗，評估不同活化過硫酸鹽程序之處理效率。  

二、研究材料與方法 

本研究實驗探究水相中過硫酸鹽氧化實驗以單獨過硫酸鹽(20℃ /S2O8
2－)、熱活

化 (70℃ /S2O8
2 － )、鐵活化 (Fe2+/S2O8

2 － )、鹼活化 (NaOH/S2O8
2 － )、過氧化氫活化

(H2O2/S2O8
2－)5 種活化方式氧化 2,4-D，並比較其實驗結果，評估適合處理 2,4-D 污

染之活化過硫酸鹽方式，所有實驗階進行 3 重複試驗，實驗數值計算其標準偏差，

作為結果呈現之誤差範圍。實驗程序如圖 1 所示之步驟進行，首先依實驗設定之污
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20 oC/S2O8
2- Fe2+/S2O8

2- NaOH/S2O8
2- H2O2/S2O8

2-70 oC/S2O8
2-

將2,4-D配製於2 L血清瓶中，濃
度為0.452 mM之污染溶液

污染溶液分別倒入一系列之 250 
mL反應瓶中

依不同活化方式，加入過硫酸鹽及不
同莫耳比之活化劑儲備液

依反應時間自反應瓶取樣，分
析2,4-D濃度及各項參數

染物濃度，將純質 2,4-D 加入裝滿 RO 水之 2 L 血清瓶中，持續攪拌至完全溶解。

將配製完成之污染物溶液分別裝入一系列 250 mL 廣口瓶(瓶身為玻璃製，瓶蓋含鐵

氟龍墊片)中，而後依不同活化方式加入過硫酸鹽(以磁石攪拌至溶解)及不同莫耳比

活化劑儲備液，將反應瓶放至於恆溫培養箱中，溫度控制在 20℃，而熱活化反應

將反應瓶放置於 70℃烘箱中。各活化方式於不同反應時間點從反應瓶中取樣約 10 

mL，並以 0.2 μm 濾膜過濾，分析 2,4-D 濃度、溶解性有機碳(dissolved organic carbon, 

DOC)、pH、過硫酸鹽、過氧化氫、亞鐵、總鐵之變化。表 2 列舉實驗設計之參數

值。  

 

圖 1  水相中活化過硫酸鹽氧化實驗之流程圖  
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表 2  不同活化過硫酸鹽程序之實驗規劃  

活化程序  
2,4-D 

(mM) 

S2O8
2- 

(mM) 

H2O2 

(mM) 

NaOH 

(mM) 

Fe2+ 

(mM) 
量測參數  

過硫酸鹽 (20oC)  PS 

0.452 100 

300 50 10 
2,4-D、過硫

酸鹽、DOC、

H2O2、Fe2+、

FeT、pH 值  

過硫酸鹽 (70oC)  HPS - - - 

過氧化氫活化  HPPS 300 - - 

鹼活化  SHPS - 50 - 

鐵活化  FePS - - 10 

過硫酸鹽分析方法以碘定量滴定法(iodometric method)量測過硫酸鹽 [28]。過氧

化氫分析以硫酸鈰滴定過氧化氫 [29]。水相中活化過硫酸鹽氧化 2,4-D 之實驗，以高

效能液相層析儀(high-performance liquid chromatography, HPLC (Agilent 1100))分析

2,4-D 濃度。溶解性有機碳(dissolved organic carbon, DOC)分析使用 O-I-analytical 

aurora model 1030W 濕式氧化法 TOC 分析儀進行分析，總鐵與亞鐵離子濃度是以

分光光度計(spectrophotometer, HACH DR 2400) 進行量測，其程序採用 1,10-菲囉

林比色(1,10-phenanthroline)，波長設定為 510 nm。總鐵與亞鐵離子濃度分析方法分

別依據 HACH method 8008 與 8146。  

三、結果與討論 

圖 2(a)中控制組之結果顯示經 216 小時反應後，除單獨過氧化氫與 2,4-D 存在

下，2,4-D(C/C0)降解達 13%外，其餘 4 種活化之控制組皆無明顯之變化。20oC 活

化過硫酸鹽(PS)、過氧化氫活化過硫酸鹽(HPPS)反應 216 小時後，2,4-D 降解效率

分別可達 86%及 97%，可知加入過氧化氫活化過硫酸鹽，其降解效率增加 11%，過

氧化氫所造成之活化作用並不明顯；鹼活化過硫酸鹽(SHPS)反應可於反應 120 小時

後，2,4-D 降解即可達 93%；而鐵活化過硫酸鹽(FePS)及熱活化過硫酸鹽(HPS)則皆

可非常快速降解 2,4-D，鐵活化反應 48 小時後達 99% 2,4-D 移除，熱活化反應 1 小

時後達 92%。由以上結果可得知不同活化過硫酸鹽程序對 2,4-D 降解速率依序為

HPS>FePS>SHPS>HPPS>PS。  
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從圖 2(b)結果可知不同活化過硫酸鹽程序下，PS 於 20oC 反應 216 小時後僅消

耗過硫酸鹽 3%，而 HPPS 則消耗 81%過硫酸鹽，且其過氧化氫也有明顯消耗；SHPS

反應 216 小時與 FePS 反應 48 小時僅消耗過硫酸鹽約 9%，但 FePS 造成 2,4-D 降解

速率較快，相較之下其較能有效產生自由基以破壞 2,4-D。HPS 消耗過硫酸鹽速率

非常快速，反應 48 小時後消耗 98%。不同活化過硫酸鹽程序對過硫酸鹽消耗程度

為 HPS>HPPS>SHPS≒FePS>PS。  

此外，當系統中消耗較多過硫酸鹽時，由於過硫酸鹽反應過程會產生 H+，因

此 pH 值將隨過硫酸鹽消耗量愈多而降低。由表 3 顯示，HPPS 與 HPS 過硫酸鹽消

耗量分別為 83%及 98%，可看出其 pH 有明顯下降。然而，SHPS 因為添加之 NaOH

濃度遠大於過硫酸鹽消耗所產生之 H+濃度，故 pH 維持不變。但 SHPS 仍需注意活

化劑添加量及 pH 控制，避免 pH 下降過多影響活化作用。  

 

表 3  不同活化過硫酸鹽反應程序下 pH 之變化  

活化程序  
pH 

反應時間(hr) PS (C/C0) 
1 min(1) final 

PS 3.3 2.7 216 0.97 

HPPS 3.2 1.9 216 0.17 

SHPS 12.6 12.6 216 0.89 

FePS 2.5 2.2 48 0.91 

HPS 3.3 1.3 48 0.02 
(1)活化劑與過硫酸鹽反應 1 min 後量測之 pH (初始 RO water pH 約為 5.5) 
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圖 2  不同活化過硫酸鹽程序反應下(a)2,4-D 及(b)PS 隨時間之降解  

 

HPPS 系統中，不同反應時間下過硫酸鹽及過氧化氫濃度變化如表 4 所示，兩

者消耗量約符合反應式(2)對應之化學劑量莫耳比 1：1。隨反應時間增加而過氧化

氫消耗量有些微增加的趨勢，推估是因為 2,4-D 降解後氯離子濃度上升，且 pH 降

低，使過氧化氫與氯離子、氫離子反應生成次氯酸(1.49 V)，如反應式(15)[30]。因

此氯離子及 pH 對於過氧化氫之消耗也會造成影響。  
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H2O2 + Cl－  + H+ → HOCl + H2O (15) 

表 4  過氧化氫活化過硫酸鹽程序之過氧化氫與過硫酸鹽濃度變化  

反應時間  

(hr) 
S2O8

2- (mM) H2O2 (mM) 
△S2O8

2- /△H2O2
(1) 

(molar ratio) 

0 98.4 305 - 

24 67.7 271 0.9 

72 58.1 263 1.0 

120 33.9 218 0.7 

216 18.8 171 0.6 
(1)△S2O8

2- 為過硫酸鹽初始濃度與不同反應時間下過硫酸鹽濃度之差異；△H2O2 為過氧化氫

初始濃度與不同反應時間下過氧化氫濃度之差異  

圖 3 為 FePS 系統中總鐵及亞鐵隨時間的變化情形，反應 48 小時後總鐵幾乎

不變，僅有 4%鐵離子未測得，可能原因為其形成水合鐵礦沉澱或是與有機物(2,4-D

或其降解副產物)形成複合物，如反應式(16)[31]；然而 Fe2+之濃度則大幅降低或消失，

其被消耗的原因可能為 Fe2+被氧化成 Fe3+。於 FePS 中反應 1 小時後 Fe2+約剩餘 9%，

過硫酸鹽濃度變動不大，卻可造成 2,4-D 去除效率達 69.6%，推估 Fe2+與過硫酸鹽

反應產生 SO4
-．主要發生在 1 小時前，且快速氧化 2,4-D。雖然 Fe2+含量快速下降，

但在反應 1 小時後，其仍可維持低濃度存在於系統中，且 2,4-D 濃度持續下降，依

此現象推測 Fe2+可能在系統中被循環再生，並可與過硫酸鹽反應產生 SO4
-．。  

而 Fe3+可能還原成 Fe2+途徑如反應式(17)~(19)[31, 32]；而超氧自由基亦可能來自

於式(3)~(9)之連鎖反應 。另外，經由單獨 Fe3+ 10 mM (Fe2(SO4)3)與 2,4-D 反應之

實驗，反應 48 小時後 Fe2+濃度為 0.6 mM (單獨 Fe3+與 RO water 反應後為 0.4 mM)，

證實於此條件下 Fe3+可能依循反應式(19)還原成 Fe2+；此外，另一組實驗則進行在

無 2,4-D 存在下(見圖 4)，只有 10 mM 亞鐵與 100 mM 過硫酸鹽反應時，反應 48 小

時後顯示 Fe2+濃度為 0.22 mM，即使無有機物存在下，仍有些許 Fe2+存在於溶液中，

因此可能參與鐵循環之途徑。表 5 顯示 FePS 系統中 Fe2+與過硫酸鹽消耗情形，理

論上△Fe2+/△S2O8
2－
莫耳比應為 2(如反應式(13))，但此莫耳比隨反應時間增加越來
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Fe3+ + RO water

越小，代表 Fe2+不斷被循環(註：1 小時後 Fe2+之濃度變化不大)，而過硫酸鹽仍持

續消耗。  

Fe3+ + organic acids →Fe3+-organic complexes                 (16) 

Fe3+ + HO2‧→ Fe2+ + H+ + O2          k = 3.1 ×105 M-1s-1 (17) 

Fe3+ + O2
-‧→ Fe2+ + O2               k = 5 ×107 M-1s-1  (18) 

Fe3+ + RH → R‧+ Fe2+ + H+ (19) 

(RH 代表有機化合物) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 3  鐵活化過硫酸鹽程序反應下，總鐵及亞鐵隨時間之消耗  

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 4  鐵活化系統中亞鐵變化之情形  
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表 5  鐵活化過硫酸鹽之亞鐵與過硫酸鹽濃度變化  

反應時間 

(hr) 

Fe2+ 

(mM) 

S2O8
2－ 

(mM) 

△Fe2+/△S2O8
2－(1)  

(molar ratio) 

0 10.00 96.2 - 

1 0.88 91.8 2.0 

3 0.33 90.0 1.6 

6 0.22 89.2 1.4 

24 0.24 87.0 1.1 

48 0.22 87.0 1.1 
(1)△Fe2+為亞鐵初始濃度與不同反應時間下亞鐵濃度之差值；△S2O8

2－為過硫酸鹽初始濃度與不同反

應時間下過硫酸鹽濃度之差值。 

由於 HPPS 活化劑為高濃度之過氧化氫，造成 DOC 分析受到干擾，使 CO2 讀

值異常下降，如表 6 所示，故對 HPPS 組別中並無對之 DOC 進行分析。經由 DOC

分析結果可了解 2,4-D 被氧化所造成之礦化情形，亦可將此與 2,4-D 降解情形比較

予以推測隨反應時間 2,4-D 降解副產物之變化。圖 5 顯示，四組控制組實驗中 DOC

並無明顯變化。SHPS 系統反應 216 小時後僅消耗 10%過硫酸鹽，其 2,4-D 及 DOC

降解程度分別達 97.6%及 23.9%；HPS 氧化 2,4-D，反應 6 小時後 DOC 可達完全降

解，但過硫酸鹽也被快速消耗(反應 48 小時後，過硫酸鹽剩餘 2%)，雖然 HPS 系統

可快速去除 2,4-D 及 DOC，卻需要大量之過硫酸鹽參與反應；而 FePS 與 HPS 相較

下，FePS 可在反應 48 小時後消耗較少過硫酸鹽(9%)，其 2,4-D 及 DOC 去除效率

分別可達 99.3%及 85.5%。從圖 6 可進一步了解過硫酸鹽、2,4-D 及 DOC 間之交互

關係，反應 48 小時後，FePS 所消耗之過硫酸鹽接近於 SHPS 長時間反應下所消耗

的量，但其 DOC 去除效率則遠高於 SHPS，因此 FePS 為一有效處理 2,4-D 污染之

處理程序。  
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表 6  不同 TOC 分析模式下氧化劑造成 CO2 讀值之變化  

反應條件(1) TC TIC only NPOC only(2) 
TIC&NPOC(2) TC-TIC(2) 

(NPOC) (TOC) 

Water 4,903 2,180 1,303 2,595 377 

Water+HP 5,621 3,723 401 338 0 

2,4-D 168,176 7,894 169,520 158,109 163,266 

2,4-D+HP 74,889 4,580 72,035 70,100 69,860 

2,4-D+PS 169,681 88,195 158,140 89,973 107,189 

std.6 156,467 4,492 159,009 156,842 155,963 

std.6+HP 33,476 2,813 32,248 29,787 31,682 

(1)std.6(KHP)濃度為 40 ppmC，2,4-D濃度為 0.452 mM (43 ppmC)，過氧化氫(HP)濃度為 300 mM，

過硫酸鹽(PS)濃度為 100 mM。 (2)當樣品中含有 PS 時，若使用 TC 外之模式，則分析程序會加

入磷酸反應 TIC，並加熱至 70oC 將 CO2 曝出，此時樣品中 PS 被熱活化而氧化有機物，使 TIC

之 CO2 讀值偏高，而之後反應 TOC 時則造成 CO2 讀值偏低。註：總碳(TC)包括總有機碳(TOC)

及總無機碳(TIC)，TOC 包括揮發性有機碳(POC)及非揮發性有機碳(NPOC)，NPOC 包括溶解性

有機碳(DOC)及懸浮性有機碳(SOC)。以上實驗為加入氧化劑攪拌 1 分鐘後立即分析。而本實

驗樣品皆過濾(0.2 μm)後，以 TC 模式分析 DOC。  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5  不同活化過硫酸鹽程序反應下 2,4-D 隨時間礦化。[DOC]0 = 43.4 mg/L 
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圖 6  不同活化過硫酸鹽程序反應下 2,4-D 與 DOC 隨時間之去除效率  

 

四、結論 

針對不同類別污染物而言，欲有效破壞分解污染物有其適用之活化過硫酸鹽程

序，本研究以不同活化過硫酸鹽程序對氧化 2,4-D 之能力進行探討。經由不同活化

過硫酸鹽程序降解 2,4-D 之實驗，得知鐵活化可消耗較少過硫酸鹽，且有效的產生

SO4
－•在較短時間內礦化污染物，反應 48 小時後其 DOC 去除效率可達 85.5%。由

鐵活化之過硫酸鹽消耗情形，推測其主要產生自由基階段在半小時前，而之後依靠

系統中鐵的循環機制可將 Fe3+轉化成 Fe2+，且循環之低濃度 Fe2+可持續活化過硫酸

鹽氧化有機物質。此些結果可作為未來利用活化過硫酸鹽整治遭受有機污染物污染

之土壤及地下水所需之基礎知識。  
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