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土壤及地下水污染整治基金補助研究與模場試驗專案 

計畫成果自評表 

請就研究內容與原計畫相符程度、達成預期目標情況、研究成果之學術或應用價值（簡

要敘述成果所代表之意義、價值、影響或進一步發展之可能性）、是否適合在學術期刊發

表或申請專利、主要發現或其他有關價值等，作一綜合評估。 

1. 請就研究內容與原計畫相符程度、達成預期目標情況作一綜合評估 

達成目標 

□ 未達成目標（請說明，以 100 字為限） 

□ 實驗失敗 

□ 因故實驗中斷 

□ 其他原因 

說明： 

2. 研究成果在學術期刊發表或申請專利等情形： 

論文：□已發表 0 篇； 未發表之文稿  1  篇； 撰寫中  1  篇； □無 

專利：□已獲得    件； 申請中  1  件；       □無 

技轉：□已技轉；       洽談中；麒翰工程科技有限公司           □無 

其他：（100 字為限） 

 

3. 請依學術成就、技術創新、經濟效益、社會影響等方面，評估研究成果之學術或應用

價值（簡述成果所代表之意義、價值、影響或進一步發展之可能性，500 字為限） 

台灣過去因工業發達而產生許多含氯有機物，不當排放後進入地下水而造成嚴重

污染。因其屬於比水重之非水相液體(DNAPL)，會穿透地下水位面進入含水層，不隨

地下水流場而移動，在含水層中以垂直向下移動為主，並在移動路徑上形成殘留量，

增加地下水污染範圍，形成永久性污染源。奈米零價鐵微粒(ZVINs)經表面改質後分散

在水相中，再注入地下水層，讓分散之 ZVINs 接觸 DNAPL 殘留量而還原降解成較無

害之產物。實驗所合成之 ZVINs，粒徑大小為 20-50 nm，表面改質披覆 PEI 膜後其粒

徑大小約為 50~80 nm，並能有效懸浮並完全分散在水相中。因 ZVINs 的表面改質劑為

水溶性高分子薄膜，於水中會緩慢溶解，曝露新鮮的 ZVINs 微粒。在現場水井投入

ZVINs懸浮液後，部分污染物濃度已明顯降低。實驗室測出之導電度趨勢與地電儀(RIP)

影樣圖判定結果相符，顯示投入之 ZVINs 懸浮液，確實已在地底下隨著水流移動，進

而和污染物plume作用。由施測結果可知，經PEI表面改質後ZVINs懸浮溶液與DNAPL

污染物產生之氧化鐵為低導電率，表示地層中電阻率增加亦有表面改質後 ZVINs 懸浮

液，與 DNAPL 反應而還原降解所造成。本計畫已初步建立 ZVINs 粉體及地電阻顯影

儀現址處理地下水污染之完整操作程序及技術，進而提升國內地下水污染之現址處理

技術，並可做為日後污染場址的整治復育之參考，落實整治技術之本土化目標。 

附件 3 



 

中文摘要 

隨著台灣科技工業的發展，在眾多工業製程中，含氯有機化合物因具有特殊物化特

性，因此被廣泛使用。而近年來意外排放和使用過程中不當處置，造成含氯有機化合物

大量進入土壤和地下水層中，且含氯有機化合物具有毒性，對人體更具有致癌性及致基

因突變性，因此對環境的衝擊格外受到重視。本研究之主要目的是探討利用化學還原法

製備奈米零價鐵顆粒(zero-valent iron nanoparticles, ZVINs)，經由表面包覆有機分子使

ZVINs 懸浮於水相中並將其應用於受 DNAPL 污染物污染之現地場址整治，其結果藉由

場發掃描式電子顯微鏡(FE-SEM)、X 光粉末繞射儀(XRD)及穿透式電子顯微鏡(TEM)測試

檢測 ZVINs 懸浮溶液與 DNAPL 污染地下水體反應後之變化與結構分析，以期望進一步

了解利用ZVINs懸浮溶液及地電阻顯影儀(RIP)處理現地場址污染地下水體之效能及可行

性。 

在實驗部分，實驗室中所合成之 ZVINs 顆粒於氬氣下經燈罩法烘乾並惰化後 XRD

圖譜文獻資料相符，且自行合成之 ZVINs 顆粒在 FE-SEM 圖中為粒徑為 20~50 nm 之球

形顆粒；而經聚乙基亞胺(PEI)改質後之 ZVINs 顆粒其 XRD 圖譜文獻資料相符，但在 2θ = 

34.36 處多出一與 PEI 鍵結後之訊號，而由其 FE-SEM 圖可判定經 PEI 改質後之 ZVINs

顆粒粒徑在 50~80 nm 間，較未改質之前小。將表面包覆 PEI 之 ZVINs 懸浮溶液利用直

接注入法應用於現址受污染場址試驗中，於注入後場址內各井位之 7 種主要 DNAPL 污

染物濃度均呈現降低的趨勢，可見表面包覆 PEI 之 ZVINs 懸浮溶液隨著地下水流動至污

染物殘留層將 DNAPL 污染物還原成無毒害之產物。此外，於實驗室中利用 ZVINs 懸浮

溶液與各井污染地下水體模擬現址反應後，由其測驗之結果與地下水管制項目及管制標

準比較後，7 種主要有機污染物其濃度經處理 1 天後濃度也大幅降低，甚至低於飲用水管

制標準值，其結果與現地場址試驗結果相符。由實驗室中 ZVINs 處理各井位抽取污染水

樣試驗之 FE-SEM及 TEM分析，可知未改質之 ZVINs顆粒反應後其粒徑大小在 20~50 nm

之間且聚集嚴重，而表面經 PEI 高分子包覆改質之 ZVINs 顆粒其粒徑大小在 50~80 nm

之間。XRD、ESCA 及同步輻射分析中未改質或改質之 ZVINs 顆粒與污染水樣反應一天

後氧化為 Fe3O4。可見在現場水井投入 ZVINs 懸浮液後，部分污染物濃度已明顯降低。

實驗室測出之導電度趨勢與地電儀影樣圖判定結果相符，顯示投入之 ZVINs 懸浮液，確

實已在地底下隨著水流移動，進而和污染物 plume 作用。由施測結果可知，表面 PEI 改

質後 ZVINs 懸浮溶液與 DNAPL 污染物產生之氧化鐵為低導電率，表示地層中電阻率增

加亦有表面 PEI 改質後 ZVINs 懸浮液，與 DNAPL 反應而還原降解所造成。本計畫已初

步建立 ZVINs 粉體及地電阻顯影儀現址處理地下水污染之完整操作程序及技術，進而提

升國內地下水污染之現址處理技術，並可做為日後污染場址的整治復育之參考，落實整

治技術之本土化目標。 

 



 

英文摘要 

In Taiwan, remediation of sites contaminated by dense non-aqueous phase liquids 

(DNAPLs), especially chlorinated organic compounds, is a significantly priority in the 

environmental field because of their widespread use in many applications. Therefore, the main 

objectives of the present study were to prepare surface-modified zero-valent iron nanoparticles 

(ZVIN) by coating polyethyleneimine (PEI) nanofilms and in-situ DNAPLs-contaminated 

groundwater remediation. Characterization of ZVIN or PEI/ZVIN reacted with 

DNAPLs-polluted groundwater were also investigated by field emission-scanning electron 

microscopy (FE-SEM), X-ray powder diffractometer (XRD), transmission electron microscopy 

(TEM), electron spectroscopy for chemical analysis (ESCA) and resistivity image profiling 

(RIP). In addition, field tests of this study were also carried out to provide information 

concerning the removal efficiencies and feasibilities in the chemical reductive treatment 

processes for DNAPLs contaminated sites, and determined if further developments would be 

warranted. 

Experimentally, from FE-SEM microphotos and TEM images, spherical ZVIN with a 

diameter of 20-50 nm were measured. ZVIN having a strong characteristic peak of PEI at 2θ = 

34.36 was investigated by XRD patterns. The specific surface area of ZVIN measured by BET 

isotherms is 34.7 m
2
/g. From ESCA spectra, the proportion of Fe/O is 1.33 on ZVIN surface 

including the main species of FeO, Fe3O4, and FeSO4. In addition, ZVIN coated with PEI 

(PEI/ZVIN) in the form of spherical particles with a diameter of 50-80 nm were also measured 

by FE-SEM and TEM microphotos. PEI/ZVIN has a strong characteristic peak of Fe(0) at 2θ = 

44.83 identified by XRD patterns and surface area of 53.4 m
2
/g measured by BET isotherms 

was also investigated. From ESCA spectra, the proportion of Fe/O is 0.39 on PEI/ZVIN surface 

including the main species of Fe3O4 and FeSO4. By using resistivity image profiling (RIP), the 

conductivity data of modified ZVINs solution and sampling groundwater were similar. It 

indicated that lower conductivity of FeO species was found. Obviously, the data of in-situ 

remediation indicated that concentrations of DNAPLs after using well-injection method were 

notably reduced. In addition, RPI can elucidate complex subsurface DNAPLs structures by 

dense sampling of resistivity variation at shallow depth. The combinative technology of 

floating surface-modified ZVINs and RIP technique would be economically and 

environmentally attractive. Furthermore, the simulation calculation, basic engineering design, 

and economic estimation of this in-situ remediation technique were also performed to develop 

a domestic in-situ remediation technology in the near future. 
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一、前言 

由於台灣地小人稠，比水重之非水相液體(DNAPLs)含氯有機物染物之廢水在製程中

極可能排放於周遭環境中，常常造成土壤及地下水的污染，此污染物對人體及生態具高

毒性且難以從環境中降解去除，故環保且有效的處理受 DNAPLs 含氯有機物染物污染之

地下水體技術，即成為現今技術研發之重要課題。含氯有機化合物屬於 DNAPLs，會穿

透地下水位面進入含水層，不隨地下水流場而移動，在含水層中以垂直向下移動為主，

並在移動路徑上形成殘留量，增加土壤及地下水污染範圍，形成永久性污染源。奈米零

價鐵微粒經表面改質後分散在水相中，再注入地下水層，讓分散之奈米零價鐵接觸

DNAPL 殘留量而還原降解成較無害的產物。因奈米零價鐵的表面改質劑(油酸(oleic 

acid)、聚乙二醇(PEG)及聚乙基亞胺(PEI))為水溶性高分子薄膜，於水中會緩慢溶解，曝

露新鮮的奈米零價鐵微粒。顯示投入之奈米零價鐵懸浮液，確實已在地底下隨著水流移

動，進而和污染物源作用。因此，本研究計畫之主要目為利用化學還原法製備奈米零價

鐵顆粒(ZVINs)，經表面改質後應用於處理國內目前 DNAPLs 含氯有機污染場址，提供

環保署日後工程技術放大及經濟有效之處理技術與研究成果參考。 

零價金屬處理技術已被許多研究證實是可行的，常用之零價金屬主要有 Fe(0)、Zn(0)

及 Al(0)等。Al(0)之金屬表面大都是生成 Al2O3 或 AlCl3 路易士酸形式且具催化效果，其

中零價鐵更具較無溶出毒性的優點，而零價鋅及鋁卻有可能產生影響人體及環境生態之

顧慮。不管是以零價鐵或是其他活性材料，都能成功的去除污染物。 

隨著奈米微粒粒徑減小，比表面積增大，表面原子數增多及表面原子配位不飽和性

導致大量的懸鍵和不飽和鍵等，這就使得奈米微粒具有高的表面活性。零價鐵粉在不同

表面積時，其對污染物的去除效果也不同[1]；奈米零價鐵的粒徑更小，表面積較大，表

面活性也就更強，其去除效果當然也有更好的功效。 
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二、研究目的 

目前全世界處理 DNAPL 方法很多，都具有一些優缺點，例如以抽取處理法(pump and 

treat)整治受污染之地下水[2]，由經驗顯示，抽取式處理法整治時間甚長，所需動力經費

較高，而結果也有限；移除(removal)整治技術僅是將污染物質轉移至另一介質中或做相的

轉移，但未將物質破壞去除，仍需增設後續處理設備；生物處理法[3]一項比較經濟之復

育技術，但生物對環境因子較敏感，因此不易維持處理之效果。近幾年處理 DNAPL 方法，

則是將零價鐵分散在水相中，再注入地下水層，讓分散之零價鐵接觸 DNAPL 殘留量並將

之還原，復育污染場址。零價鐵方法因成本低、效率佳、來源充沛，參考文獻[4]，一般

零價鐵粉無法對常見的二氯甲烷(DCM)進行反應。因此，零價鐵常需經過改質作用來擴大

其整治功能。經過不斷的技術發展和改良，零價鐵已相當廣泛地用於實場 DNAPL 及重金

屬污染整治。美國環保署、能源部、國防部亦組織聯合委員會對此技術作性能評估(federal 

remediaiton technologies roundtable, FRTR, www.frtr.gov)，可見其被重視的程度。 

可溶性污染處理法以近年來發展整治技術中，最經濟、簡單的，便是零價鐵反應牆。

在現址復育中設置一座反應性透水屏障(permeable reactive barriers, PRB)，其中活性物質以

零價鐵粉填充，當地下水污染團(pollutant plume)通過時，不需花費任何動力裝置，便可將

污染物經由還原使毒性降低，故零價鐵反應牆為一深具發展力與實用性的地下水整治技

術。有鑑於此，本文將自行合成出奈米級零價鐵，且再利用高分子—聚乙基亞胺

(polyethyleneimine, PEI)，包覆 Fe(0)，此高分子穩定且無臭，易溶於水，因此也被應用在

生化領域上。PEI 的用途多用在化學改質(modification)及加附於其他分子或表面上。以 PEI

包覆 Fe(0)，可使零價鐵於水相中均勻分散。 

本計畫之目的為利用自行合成之奈米零價鐵，以 PEI 將奈米零價鐵改質並分散於水相

中，討論其還原三氯乙烯(trichloroethylene)、1,2-二氯乙烷(1,2-dichloroethane)和四氯乙烯

(tetrachloroethylene)污染物的效果，並配合現地廠址整治處理，探討自行合成之奈米零價

鐵處理效果，此計畫分為四個部分：第一部分為合成奈米零價鐵，將已合成之奈米零價鐵

以聚乙基亞胺(PEI)進行表面改質以分散於水相，討論其表面性質；第二部份為將改質之

零價鐵量產，將其投入現地污染場址並討論其效果；第三部分將改質後奈米零價鐵量測不

同含氯有機化合物多種濃度之處理效果及其動力學模式，以描述被包覆的零價鐵接觸污染

物的反應情形；第四部份配合現地廠址整治，探討整治效果。各部份分別以精密儀器觀察

並討論。 
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三、文獻探討 

3.1 研究起源 

3.1.1 DNAPL 污染物特性及場址背景 

非水相重質液體(dense non-aqueous phase liquids，簡稱為 DNAPL)為半揮發性有機液

體，與水不相混，具高致癌性。國內外屢屢發現 DNAPL 污染地下水案例。DNAPL 滲入

地下後的移動深受重力、毛細壓、及水文地質變化影響，在移動路徑上形成不再移動的殘

留相。DNAPL 可穿透毛髮粗細的岩石裂隙或黏土隙縫，若入滲質量夠大 DNAPL 可侵入

數十至上百公尺的地層[5-10]。因為溶解度低，DNAPL 在地下水中會緩慢溶解造成持久性

污染問題。在國內環保署今年開始公告數個”整治場址”－需進行整治的土壤或地下水污染

場址。其中受到 DNAPL 污染的有台南中石化安順廠(五氯氛、戴奧辛；及重金屬－汞)及

桃園美商無線電 RCA 廠(含氯溶劑)。至於新竹科學園區(含氯溶劑)、苗栗台灣氯乙烯廠(含

氯溶劑)、及其他若干尚未曝光案件未來都有可能被公告為整治場址。整體而言，DNAPL

污染問題相當複雜，其污染整治不易。國內已開始出現 DNAPL 污染整治場址，故發展相

關技術是相當重要的當務之急。 

30 年前台灣經濟快速起飛時期，外資紛湧而至，美國家電第一品牌 RCA 於 1969 年

至台灣桃園設廠，每年營業額近百億元，後來台幣升值導致利潤下降，RCA 才於 1992 年

停產關廠，逾萬名耗盡青春的中年女工也隨之失業。1994 年，趙少康揭發 RCA 廠嚴重公

害污染問題，經環保署及工研院調查研究，才發現 RCA 廠多年來直接傾倒有毒廢料和有

機溶劑，造成廠址土壞、水源破壞殆盡，技術上無法整治，已成永久污染區。連離廠區 2

公里遠的地下水都含有過量的三氯乙烯、四氯乙烯，超出飲用水標準的 1,000 倍。已離職

多年的員工更陸續傳出罹患肝癌、肺癌、大腸癌、胃癌、骨癌、鼻咽癌、淋巴癌、乳癌、

腫瘤等職業性癌症，已證實至少有 1,059 人罹患癌症，216 人癌症死亡，102 人罹患各式

腫瘤，專家指出，RCA 員工的罹癌率為一般人的 20-100 倍[5-7]。 

台氯頭份廠 62 年建廠，主要生產塑膠原料氯乙烯，當時將生產廢棄物儲放在廠區，

之後發現土壤遭污染，且已滲透到地底。廠方移除廢棄物並挖除土壤，但污染已進入涵水

層持續擴散，84 年工研院檢測時發現土壤及地下水都遭氯乙烯污染，研判污染起因於廢

液處理不當及管線滲漏，自 86 年即關廠。經檢驗指出，地下水中含有氯乙烯、二氯乙烷、

三氯乙烯、氯甲烷、二氯乙烯、苯以及四氯乙烯。環保署發現，氯乙烯最高濃度達 18.8 

mg/L，是地下水管制標準 0.02 mg/L 的 940 倍之多，二氯乙烷最高濃度 3.02 mg/L，為標

準值的 60.4 倍。發現污染後台氯廠進行整治，土壤部分開挖整治後，89 年已符合標準，

但地下水污染改善始終不見成效。土汙基管會委員會審議指出，台氯頭份廠單一污染物濃

度超過管制標準 20 倍以上，且七項污染總分達 734 分，只要 20 分以上就被列為整治場址，

顯見污染相當嚴重。公告為污染整治場址後，廠區內 14 筆土地禁止買賣與開發[7-9]。 
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非水相重質液體(DNAPL)係指液體密度比水重的化學物質，具疏水性(不易溶於水)，

這些物質包括含氯溶劑(如三氯乙烯四氯乙烯與二氯乙烯)、雜酚油(creosote)、煤焦油(coal 

tar)、多氯聯苯(PCB)等。DNAPL 主要以自由相或殘留相等兩種型態存留在地下環境，當

濃度足以在土壤孔隙間形成聯結(pore-to-pore connection)，DNAPL 則以自由相存在。

DNAPL 因重力作用，具有移動性，除遇到特殊的地層構造可攔住 DNAPL 的移動外，在

移動的過程中，因毛細作用會在移動路徑的土壤孔隙間殘留少量 DNAPL，而形成殘留相，

殘留相 DNAPL 不具移動性，且不易被調查出來。DNAPL 污染調查可區分成非侵入式

(noninvasive)與侵入式(invasive)。非侵入式技術一般於地面上進行調查工作，或有限度破

壞地下環境之透氣層或飽和層，而侵入式技術通常須於地上鑿孔或鑽孔，以深入地下環

境，因此調查過程中易產生衍生廢棄物。DNAPL 污染初步調查階段，一般建議先採用非

侵入式的調查技術，並配合有限的侵入式調查(即需鑽孔或設井者)，而 DNAPL 污染源調

查技術的選擇，則應考量能提供後續污染整治技術所需的資料或數據，同時，並應避免調

查工作造成不可控制的污染物移動現象，其詳細技術說明如表 3.1 所示。 

DNAPL 為半揮發性有機液體，與水不相混，具高致癌性，有非常低的介電常數和導

電率。國內外屢屢發現 DNAPL 污染地下水案例。DNAPL 在土壤的飽和層及未飽和層中

的移動路徑和分佈現象非常複雜，當 DNAPL 自地表滲入地層後，首先經過未飽合土層，

會以四種不同的相體(phase)存在；溶於土壤孔隙水份中的溶解相(dissovled phase)，揮發於

空氣中的蒸汽相(vapor phase)，以連續相狀態移動於孔隙中的可移動相(mobile phase)及獨

立分佈於孔隙中的不可移動相(immobile phase)，不可移動相的 DNAPL 又稱為殘留量

(residual saturation or residues)；當 DNAPL 繼續向下進入飽和土層時，則會以溶解相、可

移動相及殘留量三種狀態存在。DNAPL 遇到低滲透性地層或黏土層時，會堆積在其上而

形成 DNAPL 池。因 DNAPL 比重較水大，若污染源量相當多且時間已久，則 DNAPL 將

會穿過地下水面在飽和層中持續向下移動，在移動的路徑上會碰到顆粒較小的土壤而形成

殘留量並殘留於土壤孔隙中，殘留量一旦形成後，將不再受重力或周遭地下水流影響而移

動，雖然殘留量不再移動，但 DNAPL 因為溶解度低，在地下水中會緩慢溶解，若無適當

污染整治處理，將形成永久性的污染源[10,11]，如圖 3.1 所示。圖 3.2 及表 3.2 說明國內

環保署今年開始公告數個”整治場址”－需進行整治的土壤或地下水污染場址之最新情

況。其中受到 DNAPL 污染的有台南中石化安順廠(五氯氛、戴奧辛；及重金屬－汞)、桃

園美商無線電 RCA 廠(含氯溶劑)、台南縣煜林電鍍廠（鉻污染）、台南縣嘉南加油站（苯、

甲苯及萘）、中油高雄煉油廠（嚴重漏油及苯）。至於新竹科學園區(含氯溶劑)、苗栗台灣

氯乙烯廠(含氯溶劑)及其他若干尚未曝光案件未來都有可能被公告為整治場址。整體而

言，DNAPL 污染問題相當複雜，其污染整治不易。國內已開始出現 DNAPL 污染整治場

址，故發展相關技術是相當重要的當務之急。 

美國環保署「 Site Characterization Technologies for DNAPL Investigations (EPA 

542-R-04-017)」將 DNAPL 污染調查技術分成非地球物理(non-geophysical)與地球物理
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(geophysical)等兩大類，其檢測方法與技術限制分別說明如：非地球物理調查技術有 7 項，

包括：擴散取樣(dfusion smpling)、直接貫入、現地地下水取樣(i-situ goundwater sampling)、

疏水性染料、DNAPL 液相分配(partitioning)、光學造影儀(optical televiewer)與土壤氣體繪

製污染特徵(soil gas profiling)，其檢測 DNAPL 之方法與技術限制，如表 3.1 所示。其中曾

經應用於國內污染調查的技術有直接貫入、現地地下水取樣與土壤氣體繪製污染特徵等方

法。地球物理調查技術有鑽孔法、電阻法、電磁波法、透地雷達、磁場與震測法等，技術

類型繁多，其中曾經應用於國內污染調查的技術有透地雷達、電磁波探測、地電阻影像剖

面探測技術與高解析反射震測技術等。 

 

1.透地雷達 

雷達波屬於一種高頻的電磁波，其頻率通常介於 1 MHz -1,000 MHz 之間，藉由量測

反射波的強度，以了解場址地下環境的狀況。由於使用高頻率電磁波，受到地層衰減效應

與電磁波能量過低的影響，探測深度成為透地雷達技術的主要限制之一，有效探測深度已

不超過 10 公尺為原則。透地雷達可用以瞭解污染場址地質分層、廢棄物掩埋與地下公共

管線的橫斷面分布情形[12]。 

 

2.電磁波探測 

電磁波法應用電磁感應原理，在地表發射線圈(transmitter coil)中通以可變頻率之交流

電(通常其頻率為聲頻範圍)，造成隨時間變動的原生(primary)電磁場，由於地層導電程度

的差異，依據冷次定律(Lenz's Law)，此變動的原生電磁場會引發強度不同之變動渦電流，

再引發次生(secondary)電磁場；在地表離發射線圈不遠處，以一接收線圈(receiver coil)記

錄次生電磁場強度，可藉以獲得地下地層導電率分布情形。探測深度與使用的電磁波頻率

大小及線圈間距有關；一般而言，頻率愈低、線圈間距愈大者其探測深度愈深，反之，頻

率愈高、線圈間距愈小者探測深度愈淺。電磁波探測可用以瞭解具電傳導性污染物的存

在、廢棄物掩埋與場址地質分層的情形[12]。 

 

3.地電阻影像剖面探測技術 

電阻法一般在地表上佈置 4 根電極，在電極上以低頻(約 1 Hz-10 Hz)的交替直流電通

入地下，同時使用電流計量測電流強度，當電極展開在某一距離時，電流將會通過某一相

對深度的地層，如果在此範圍內地層的導電程度有差異情形，則由電位極量測此時的電位

差，可反映該導電差異的特性，並據以測定地下地層的導電特性。地電阻影像剖面探測技

術除可有效應用於地下管線滲漏調查、污染團範圍界定及整治成效評估等方面外，由於

DNAPL 的電阻比地下水高，因此利用二者的不同，可繪製出顯示 DNAPL 位置之二維或
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三維電阻分布圖[12]。 

4.高解析反射震測技術 

高解析反射震測技術係利用人為之高頻率震波傳入地下，由佈置在地表一系列的震波

接收器，感應從地下地層界面傳回的反射訊號，由快速的震測訊號收集系統記錄後，經過

一連串複雜的資料處理過程，最後可獲得連續的地下地層影像。高解析反射震測技術不能

直接偵測污染物的位置，而是由高解析度的訊號，瞭解地層結構的細微變化(例如黏土層

裂縫等)，進而推測出污染物可能的移動路徑及蓄積處，惟仍需傳統採樣分析作最後確認

[12]。 

表 3.1 非物理性 DNAPL 技術測定法[13] 

技術名稱 可檢測的物理特性 調查 DNAPL 之技術限制 

擴散取樣(diffusion sampling) 

擴散取樣器 

(Diffusion Sampler) 

使用於鑽孔(borehole)或

已完成設置的監測井中。 

可提供地下水污染濃度分布情形之資

訊，無法直接調查出 DNAPL 的存在。 

直接貫入(direct push)技術 

圓錐貫入試驗設備

(cone pentrometer 

testing rig) 

 

提供土壤介質之相對電

阻與摩擦力之連續讀

值，據以比對場址之土壤

類型。應以現場實際鑽取

之土柱進行校正。 

無法直接或間接調查出 DNAPL 的存

在 。 惟 不 同 的 鑽 頭 ， 可 用 於偵測

DNAPL。 

電導度探測器

(conductivity probe) 

可協助解讀圓錐貫入試

驗(CPT)的資料。 
可作為 DNAPL 存在的間接指標。 

誘發螢光技術

(induced 

fluorescence) 

為圓錐貫入試驗探測器

的一種。 

可偵測螢光性化學物質(如芳香族與多

環芳香族碳氫化合物)，可將污染
濃度

區分成高、中
低，但無法確認自由相或

殘留相 DNAPL 的存在。其訊號反應與

污染物濃度非成線性關係，現有的商業

設備對於煤焦油(coaltar)的訊號反應微

弱。 

現地攝影 

(in-site camera) 

可顯示貫入過程中所遇

到土壤的影像，可用於確

認地質特性的變化。 

攝影探測器應置於 DNAPL 存在的污染

區域，在特定情形下，可拍攝到顆粒

DNAPL。 

雙套管連續岩心取樣(Dual Tube Continuous 

Coring)一般有效取樣深度約 15
尺，某些鑽桿

可取樣至 30 公尺，可提供直接進行檢測的試

樣
不適用於卵礫石層。此外，有土壤回收率

不高的問題。 

一般結合現地檢測儀器，如可攜式氣相

層析儀(GC)。可提供確認採樣點的污染

濃度，並可藉由追蹤溶解相 DNAPL 之

淺層污染團，找出污染源。可能可採集

到 DNAPL 樣品。 

現地地下水取樣(in-situ groundwater sampling) 

BAT 無法提供任何分層資 以真空取樣管採集地下水樣品，如取樣
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料。如果有不同的分層，

DNAPL 較可能的移動路

徑應先取樣，因此在取樣

前應先了解地下水分層

的狀況。 

管被鑽入至 DNAPL 池中，可能可採集

到 DNAPL。 

小口徑
入式井篩

(small diameter 

telescoping screen, 

or hydropunch) 

無法提供任何分層資

料。如果有不同的分層，

DNAPL 較可能的移動路

徑應先取樣，因此在取樣

前應先了解地下水分層

的狀況。 

取樣管可用以採集地下水樣品。將取樣

管鑽至採樣深度後，再將鑽桿收回，露

出井篩，使地下水可以流入取樣管中，

以採集地下水樣品。如取
管被鑽入至

DNAPL 池中，利用適合的採樣器材，採

集到 DNAPL。 

simuprobe 

可同時採集土壤、土壤氣

體與地下水樣品。如果有

不同的分層，DNAPL 較

可
的移動路徑應先取

樣，因
在取樣前應先了

解地下水分層的狀況。 

取樣管可用以採集土壤、土壤氣體與地

下水樣品。取樣管被鑽至擬採樣深度

後，再將鑽桿收回，露出井篩，使地下

水可以流入取樣中，以採集地下水樣

品。如有 DNAPL 存在，取樣管本身構

造可使 DNAPL 流入取樣管下金屬容器

中，而同時採集的土壤樣品中，可能會

有殘留相的 DNAPL 存在。 

waterloo profiler 

可初步評估土壤類型。如

果 有 不 同 的 分 層 ，

DNAPL 較可能的移動路

徑應先樣。 

利用取樣管可連續採集不同深度的地下

水樣品。如鑽至 DNAPL 自由相移動區

域
本設備的泵浦可以將 DNA
L 抽出至

地面。該技術可每 15 公分採集 1 個地下

水樣品 

薄膜介面探測器 

membrane interface 

probe (MIP) 

無法提供任何分層資

料。如果有不同的分層，

DNAPL 較可能的移動路

徑應先取樣，因此在取樣

前應先了解地下水分層

的狀況。 

利用探測器前端的薄膜，在薄膜加熱

後，土壤中的氣體藉由擴散作用通過薄

膜，再被抽
至地面的儀器進行分析，因

此可提供採樣點處不同深度土壤及地下

水污染的情形。污染物分析儀器有採用

光離子偵測器(PID)、有機氣體分析儀

(OVA)，或利用特別的氣體
捉吹氣法設

備，再以 GC 或
C/MS 進行分析。 

疏水性染料(hydrophobic dyes) 

sudan IV oiredo 無法提供任何分層資料。 

將樣品與試劑置入瓶中搖動，觀察其反

應情形，以瞭解是否有 DNAPL 的存在。

Sudan IV 毒性強，操作時須非常小心。 

疏水性可彎曲薄膜 

FLUTe 無法提供任何分層資料。 

直接顯示 DNAPL 的存在。須先鑽孔再

置入薄膜。無法直接提供污染物類型之

資料，須進一步處理及分析後，才可研

判污染物類型。負反應不代表鑽孔中沒

有 DNAPL 的存在。 
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光學造影儀

ptical televiewer) 

光學造影儀 

可協助判斷地層斷裂面

的走向，以及調查岩層的

隙縫。 

如鑽孔鑽至 DNAPL 處，攝影機可以拍

攝到 DNAPL。 

示蹤劑試驗(tracer testing) 

液相分配井間示蹤

劑試驗(Partioning) 
無法提供任何分層資料 

可間接顯示 DNAPL 的存在。整治前可

用以評估污染範圍，整治後可評估整治 

interwell tracer test, 

(PITT) 
 

須設置一系列平行注入井與抽水井。不

適用於黏土層。如場址存在 DNAPL 優

先可移動的路徑，可能錯估污染範
。 

土壤氣體(soil gas) 

土壤氣體繪製污染

特徵(soil gas 

profiling) 

 

無法提供任何分層資料。 

可間接顯示 DNAPL 的存在，以及可提

供揮發性有機物在地下透氣層(不飽和

層 )的直接濃度。可用以繪製溶解相

DNAPL 的污染範圍，以及利用水位面上

的土壤氣體濃度的變化推估 DNAPL 的

污染源。僅適用於揮發性有機物，不適

用於黏土層。 

 

零價金屬微粒(zero-valent metals, ZVM)用來吸附催化分解水中的毒性物質(如含氯有

機物)是近年來受廣泛研究的主題，其主要原因是此處理技術具經濟、方便及直接加入水

中單純化的優點，較不易產生二次污染，而零價鐵處理技術的發現和發展，將給予處理環

境污染物提供有效的方法。近年來經過製造零價鐵反應屏障及直接注入法之研究，也確實

證明零價鐵對於去除環境含氯有機污染物或含鉻地下污染水體，並運用於現址復育上有明

顯的去除效果，且零價鐵反應牆或直接注入法是近年來發展受污染地下水現地整治技術

中，最經濟、簡單的。在現址復育中設置一座反應性透水屏障(permeable reactive barriers, 

PRB)，其中活性物質以零價鐵填充，當地下水污染團(pollutant plume)通過時，完全不需

花費任何動力裝置，為一深具發展力與實用性的地下水整治技術。其中填充物質—零價鐵

的比表面積大小，將會決定其活性大小，進而影響其去除污染物的能力。一般而言，零價

鐵的粒徑愈小，其活性越大，因此將會提高對污染物的去除效果。奈米零價鐵的比表面積

遠比其他商用微米級零價鐵來的大，而其表面活性基也就較多，故對於去除環境污染物的

能力，應將會大為提升。有鑑於此，本研究計畫將自行合成出奈米級零價鐵粉，將其懸浮

於水相，直接注入應用在處理受污染之地下水體中，以期利用奈米觸媒能對現址(in-situ)

地下水污染整治及環境科學有所貢獻。 

 

 



9 

 

 
圖3.1 DNAPL物質於土壤及地下水之移動情形[14] 

 

 

圖 3.2 行政院環境保護署目前國內最新列管中污染場址數 

 

監測自然衰變法(MNA)是目前最具成本用來淨化地下水氯化溶劑的技術。最後一次修

訂為 2000 年，在 2015 年會有第二次修訂。表 3.3 是 2007-2009 年法國在三地不同監測井

中所測得知地下水污染數據。 

103 年 11 月行政院環境保護署目前國內列管中場址數(2014/11/24) 
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表 3.2 台灣地區地下水 NDPALs 污染案例近四年統計表(更新至 2014/11/24) [5-9,15] 

公告為控制

場址日期 

污染廠址來 污染物 污染型式 污染對象 污染範圍 

(m
2
) 

污染類型 

2014/09/10 國慶化學股份

有限公司 

苯、甲苯、氯

苯 

無資料 工廠 12,577 地下水 

2014/08/25 (原)錦明實業

股份有限公司 

順-1,2-二氯乙

烯、三氯乙烯 

無資料 工廠 10,531 地下水 

2014/07/08 景二金屬工業

股份有限公司 

順-1,2-二氯乙

烯、三氯乙烯 

無資料 工廠 6,135 地下水 

2014/04/28 閏江企業股份

有限公司 

三氯乙烯、順

-1,2-二氯乙烯 

無資料 工廠 1,750 地下水 

2014/01/22 
台耀化學股份有

限公司蘆竹廠 

1,2-二氯乙烷、

二氯甲烷 
無資料 工廠 18,442 地下水 

2013/12/26 
正峰化學製藥股

份有限公司 
TPH-d、苯 無資料 工廠 13,348 地下水 

2013/05/27 
全峰工業股份有

限公司 
1,1,2-三氯乙烷 無資料 工廠 3,600 地下水 

2013/12/26 
正峰化學製藥股

份有限公司 
TPH-d、苯 無資料 工廠 13,348 地下水 

2013/06/06 

大園聯合水處理

股份有限公司)

大園廠) 

三氯乙烯 無資料 工廠 3,581.55 地下水 

2013/01/24 
慶泉金屬工業股

份有限公司 
氯、三氯乙烯 無資料 工廠 4,317 地下水 

2012/11/27 

旭富製藥科技股

份有限公司(桃

園廠) 

二氯甲烷、苯 無資料 工廠 25,826 地下水 

2012/09/18 
東培工業股份有

限公司(中壢廠) 
三氯乙烯 無資料 工廠 56,137 地下水  

2012/05/14 
桃園航勤股份有

限公司 
四氯乙烯 無資料 工廠 83,678 地下水 

2011/05/30 

大洋塑膠工業股

份有限公司(桃

園廠) 

氯乙烯 無資料 工廠 135,932 地下水 

2011/05/12 

功學社教育用品

股份有限公司過

嶺第一廠 

三氯乙烯、順

-1,2-二氯乙烯 
無資料 工廠 29,000 地下水 

(資料來源：行政院環境保護署土壤及地下水污染整治網；修改日期：2014/11/24) 

(http://sgw.epa.gov.tw/public/0401_Top.asp?Top=3)。 

 

http://sgw.epa.gov.tw/public/public_map/sitedetail.aspx?site_no=H10125&datetime=2014/09/10
http://sgw.epa.gov.tw/public/public_map/sitedetail.aspx?site_no=H10125&datetime=2014/09/10
http://sgw.epa.gov.tw/public/public_map/sitedetail.aspx?site_no=N10638&datetime=2014/07/08
http://sgw.epa.gov.tw/public/public_map/sitedetail.aspx?site_no=N10638&datetime=2014/07/08
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表 3.3 2007-2009 年法國在三地不同監測井中所測得知地下水污染數據[16] 

Chlorinated 


compoud 

P2 


(mg/L) 

P4 

(mg/L) 

P14 

(mg/L) 

P15 

(mg/L) 

French 

EQS for 

ground 

waters 

(μg/L) 

River 

(μg/L) 

French EQS 

for inland 

surface 

waters (μg/L) 

TC 55.78 32.87 11.43 0.01 10 3 10 

PCE 10
98 4.36 1.90 0.04 10 1 10 

1,1-DCE 6.81 3.50 6.91 0.35 No EQS <0.5 
1.6 

1,1,1,2-tetra- 

chloroethane 
3.95 0.90 0.39 0.15 No EQS <0.5 No EQS 

1,1,2,2-tetra- 

chloroethane 
1.29 <0.01 0.11 0.04 No EQS <0.5 140 

cis-1,2-DCE 1.19 13.98 10.45 3.11 No EQS 5 1100 

trans-1,2-DCE 0.51 0.30 0.72 0.22 No EQS <0.5 1100 

VC 0.17 1.90 3.29 2.66 No EQS 7 0.5 

carbon 

tetrachloride 
0.15 <.01 0.12 0.04 No EQS <0.5 12 

trichloro- 

methane 
0.13 <.01 0.07 <.0.01 No EQS <0.5 12 

1,2-dichloro- 

ethane 
0.09 0.46 0.29 0.09 No EQS 10 10 

1,1,1-trichloro

ethane 
0.09 0.97 0.09 0.02 No EQS 4 26 

chloroethane <.0.01 <.0.01 <.0.01 <.0.01 No EQS <0.5 No EQS 

1,1-dichloro- 

ethane 
<.0.01 <.0.01 <.0.01 <.0.01 No EQS <0.5 92 

1,2-dichloro- 

propane 
<.0.01 <.0.01 <.0.01 <.0.01 No EQS <0.5 No EQS 

1,1,2-trichloro

ethane 
<.0.01 <.0.01 <.0.01 <.0.01 No EQS 6 300 

pentachloro- 

ethane 
<.0.01 <.0.01 <.0.01 <.0.01 No EQS <0.5 No EQS 

 

監測自然衰變法(monitored natural attenuation, MNA)，面對一個土壤或是地下水污染

整治場址，通常並不容易以單一種整治技術完成污染整治工作，有時候需要不同的整治技

術搭配使用，甚至在不同的整治階段中，亦會 有不同的整治配套措施。但不論是採用何

種的整治技術或整治方案，欲將土壤或地下水污染場址改善至無污染情形或符合現行的法

規標準，均需要花費不少的整治費 用。尤其針對部份污染程度較為嚴重、地質條件狀況

或是污染物本身性質較為特殊的場址，其所需要的整治期程、整治費用則更為龐大。然而

對於部份污染場址而言，其污染情形並不會對人體健康或是自然環境造成立即危害，而該

場址在適當的水文地質條件且具有特殊場址地下環境，使其場址內之污染物濃度會隨著時

間而降 低，配合適當的定期場址環境監測規劃，來進行場址污染改善工作。這種藉由地
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層中若干自然發生的物理、化學與生物作用機制，降低污染物濃度並達到污染整治目標，

以整治土壤及地下水污染問題的方法，美國環保署將其正式定名為「監測式自然衰減」

[17]。圖 3.3 為美國 Lille Skensved 三氯乙烯污染的流域，黃色區域為測量點，藍色點為其

河域的流區，偵測三氯乙烯污染的多寡[18]。 

在 1995 到 2005 之間，最佳的含水層、污染物、及工廠廢水污染的最佳基準值，如表

3.4 所示[18]。 

 

 
圖 3.3 三氯乙烯污染的流域[18] 

 

 

表 3.4 廢水污染的最佳基準值[18-24] 

Aquifer parameters Estimate References 

thickness [m] 10 GEO (2009) 

hydraulic conductivity [md
−1

] 19 
calibration parameter; Christensen 

and Raun (2005) 

hydraulic gradient [–] 0.00473 Christensen and Raun (2005) 

effective porosity [–] 0.02 GEO (2009) 

seepage velocity [md
−1

] 45 calculated 

site parameters   

aquifer material organic carbon content [–] 0.02 Christensen et al. (1996) 

depth to GW [m]  GEO (2009) 

longitudinal dispersivity [m] 6.86 calculated; Xu and Eckstein (1995) 

transverse vertical dispersivity [m] 0.0001 Klenk and Grathwohl (2002) 

distance from source to P&T well [m] 500 Christensen and Raun (2005) 

distance from source to receptor [m] 750 Christensen and Raun (2005) 

minimum (summer) surface water flux 

[m
3
d

−1
] 

544 Christensen and Raun (2005) 

contamination parameters   

pool width [m] 11 calibration parameter 
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pool length [m] 15 calibration parameter 

thickness [m] 10 calibration parameter 

NAPL molecular weight [g mol
−1

] 131.4 U.S. EPA (2009b) 

NAPL density [kg L
−1

] 1.46 U.S. EPA (2009b) 

interfacial tension NAPL/water [dynes cm
−1

] 42 Mayer and Hassanizadeh (2005) 

interfacial tension NAPL/air [dynes cm
−1

] 32 Mayer and Hassanizadeh (2005) 

 

美國在 ITTA 機場幾處檢測幾個飲用地下水中的三氯乙烯，1999-2007 年的地下水中

三氯乙烯的濃度以及利用溶劑去除後的溶劑質量，如圖 3.4 所示[25]。 
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圖 3.4  美國在 ITTA 機場幾處檢測幾個飲用地下水中的三氯乙烯，1999-2007 年的地下水

中三氯乙烯的濃度以及利用溶劑去除後的溶劑質量，其中 A 圖為 2 廠址源區，B 圖為 3

廠址源區，C 圖為 5 廠址源區[26]。 

 

3.1.2 目的 

零價金屬微粒(zero-valent metals, ZVM)用來吸附催化分解水中的毒性物質(如含氯有

機物)是近年來受廣泛的研究主題，其主要原因是此處理技術具經濟、方便及直接加入水

中單純化的優點，較不易產生二次污染，而零價鐵處理技術的的發現，將可給予處理環境

污染物提供有效的方法。近來更製造零價鐵反應屏障且經過近幾年之研究，也確實證明零

價鐵對於去除環境含氯有機污染物或含鉻地下污染水體，運用於現址復育上有明顯的去除

效果。零價鐵反應牆是近年來發展受污染地下水現地整治技術中，最經濟、簡單的。在現

址復育中設置一座反應性透水屏障(permeable reactive barriers , PRB)，其中活性物質以零

價鐵填充，當地下水污染團(pollutant plume)通過時，完全不需花費任何動力裝置，為一深

具發展力與實用性的地下水整治技術。其中填充物質—零價鐵的比表面積大小，將會決定

其活性大小，進而影響其去除污染物的能力。一般而言，零價鐵的粒徑愈小，其活性越大，

因此將會提高對污染物的去除效果。奈米零價鐵的比表面積遠比其他商用微米級零價鐵來

的大，而其表面活性基也就較多，故對於去除環境污染物的能力，應將會大為提升。有鑑

於此，本研究計畫將自行合成出奈米級零價鐵粉應用在處理受污染之地下水體上，以期利

用奈米觸媒能對現址(in-situ)地下水污染整治及環境科學有所貢獻。 
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3.1.3 RCA 簡介 

RCA 是 Radio Corporation of Amercia 美國無線電公司的縮寫。在 1918 年第一次世界

大戰結束後，美國羅斯福總統同意開放民間使用無線電。1919 年，美國無線電公司成立，

開始研發無線電發射器及接收器。1920 年美國第一座無線電台成立，當時每天只廣播一

小時。1921 年 RCA 開始量產販售收音機，將美妙的音樂及新聞帶入每一個美國家庭，使

美國的家庭生活進入革命性的新轉變，進而改變全世界未來的生活娛樂方式。RCA(台灣

美國無線電公司)於民國 56 年來台設廠(總廠設於桃園市，並在新竹市、台北市、宜蘭縣

設分廠)，主要生產電視及電器產品，民國 75 年桃園廠被併入美國奇異公司(以下稱 GE)，

以生產電視機之電腦選台器為主，民國 77 年桃園廠再被法國湯姆笙公司(以下稱 Thomson)

併購，曾經和奇異公司在合約中明訂只買工廠，不買污染，顯然那時雙方早已知道廠房的

土地已有污染。民國 81 年關廠，將廠房及土地售予宏億建設開發股份有限公司。 

 

3.2 污染物介紹 

幾乎所有的奈米零價鐵其平均粒徑(直徑)皆小於 100 nm，在水溶液中所有的奈米零價

鐵與水和氧反應，形成外圍一圈鐵(氫)氧化物層。那外圍薄薄的氧化物層直接可利用通過

諸如坑或針孔之通道使有缺陷的電子產生金屬轉移之特性。如下表 3.5 所示利用各種氯化

物之半反應氧化還原電位可得知奈米零價鐵(ZVINs)與其之去除機制需求，其氧化還原電

位數字越小之氯化合物可利用金屬氧化電位之特性更易被還原出離子出來，同時也可知副

產物為何並再繼續探討如何去除或利用，以達到純化之目的。表 3.6 亦說明常見之 DNAPLs

含氯污染物之物理化學特性。 

 

 

表 3.5 在 25℃下各常見水中氯化合物之反應氧化還原電位 E
0
(V)[27] 

水溶液 學名 半反應 E
0
(V) 

1,2-二氯乙烷 1,2-dichloroethane ClH2C–CH2Cl + 2e
-
↔H2C=CH2 + 2Cl

-
 0.74 

四氯化碳 
carbon tetrachloride 

(CT) 
CCl4 + H

+
 + 2e

-
↔CHCl3 + Cl

-
 0.67 

四氯乙烯 
tetrachloro ethylene 

(PCE) 
Cl2C=CCl2 + H

+
 + 2e

-
↔Cl2C=CHCl + Cl

-
 0.57 

三氯乙烯 trichloroethylene (TCE) Cl2C=CHCl + H
+
 + 2e

-
 ↔Cl2C=CH2 + Cl

-
 0.53 

氯乙烯 vinyl chloride (VC) ClHC=CH2 + H
+
 + 2e

-
↔H2C=CH2 + C

-
 0.45 

1,1-二氯乙烯 
1,1-dichloroethene 

(1,1-DC
) 
Cl2C=CH2 + H

+
 + 2e

-
↔ClHC=CH2 + Cl

-
 0.42 
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3.2.1 三氯乙烯 

早於 1864 年 Fisher 即首先利用乙炔(acetylene)及乙烯(ethylene)製造出三氯乙烯，至於

美國則於 1925 年才開始製造三氯乙烯。三氯乙烯之化學式為 C2HCl3,同義字如下：

trichloroethylene; 1,1,2-trichlorethylene ; 1,1-dichloro-2-chloroethylene ; acetylene trichloride ; 

ethylene trichloride。其為一種無色、不可燃、不具腐蝕性(noncorrosive)但具揮發性的液體

(沸點為 87℃)，微溶於水，但可溶於酒精、氯仿、乙醚。此外，它尚可溶解大部分的揮發

性油類(volatile oils)，對脂肪、蠟而言，三氯乙烯是很有效的有機鹵化物溶劑。三氯乙烯

之主要用途如下：金屬表面及電子零件之去油污溶劑；潤滑劑；低溫熱傳導液體；外科，

婦產科，牙科及獸醫之麻醉藥物。1976 年國際癌症研究中心(national cancer institute)以小

鼠(B6C3F)及大鼠(osborne-mendel)作研究，結果發現：在雌雄兩種小鼠體內皆可發現肝細

胞癌，且具劑量效應。此外，實驗組之雄性小鼠發生肝細胞癌轉移成肝癌之機率為 7/98，

對照組為 1/98。至於大鼠體內則無肝癌的發生。相同的實驗方法 1983 年國際毒物研究計

畫(national toxicology program; NTP)的研究指出，三氯乙烯除了引起雌雄性小鼠之肝細胞

癌外，尚可引起肝細胞腺瘤(hepatocellular adenomas)；此外，三氯乙烯可導致雌雄性大鼠

的腎病變及雄性大鼠的腎腺細胞癌。1987 年 Herren-Freund 等人以三氯乙烯的代謝物，例

如三氯乙酸及二氯乙酸，餵食 B6C3F 小鼠，結果發現該二種代謝物是完全致肝癌劑

(complete hepatocarcinogen)，不需要啟始劑。1980 年 Henschler 等人以三氯乙烯施予 Wistar

大鼠，MMRI 小鼠及 Syrian 倉鼠，結果發現雌性小鼠之惡性淋巴瘤發生率有顯著增加的

情形。1983 年 Fukuda 等人以三氯乙烯施予 ICR 小鼠，結果小鼠之肺腺細胞癌有增加的情

形。1986 年 Maltoni 等人以 Sprague-Dawley 大鼠、Swiss 小鼠及 B6C3F 小鼠做研究。結

果發現 Sprague-Dawley 大鼠在暴露三氯乙烯 104 個星期後，其體內有較多的腎小管腺細

胞癌及睪丸之 Leyding 細胞腫瘤。至於 Swiss 小鼠則在暴露 78 個星期後，可發現雄性小

鼠之肝細胞癌有發生之情形。至於肺腺細胞瘤及肺腺細胞癌 (lung adenoma and 

denocarcinoma)之增加，則可見於雌雄兩性。此外，雌雄兩性 B6C3F 小鼠體內，可見到肝

細胞癌增加之情形，又雌性 B6C3F 小鼠更可見到肺腺細胞瘤(lung adenoma)增加。1979 年

Van Duuren 等人將三氯乙烯以皮膚塗抹及皮下注射之方式施予 ICR Swiss 小鼠，但並未引

起施予部位皮膚之乳頭狀瘤(papilloma) [28]。 

綜合上述研究報告可發現(表 3.7)：口服或吸入方式將三氯乙烯施予小鼠(B6C3F,及

Swiss)，可使雌雄兩性產生肝細胞癌及肺腫瘤。同樣的方式施予大鼠(osborne-mendal 及 

sprague-dawley)，則引起腎小管腺瘤及 Sprague-Dawley 之睪丸 Ledying 細胞腫瘤。經由呼

出的氣體、血液與尿液測試，可以得知是否暴露 1,1,1-三氯乙烷，在某些案例中可以評估

其暴露量，但這些測試有其限制，呼氣與血液樣本必須於暴露後數小時內取得；尿液樣本

要在暴露後 1-2 天內取得，而且需要特殊分析設備，這些檢驗無法應用於一般例行性的醫

院臨床上使用。美國環保署已經訂定飲用水中 1,1,1-三氯乙烷的濃度標準，最高濃度不可
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超過 0.2 ppm，湖水、溪水的濃度不得超過 18 ppm。任何釋放超過 1,000 磅的 1,1,1-三氯

乙烷至環境中的，必須向美國國家應變中心報告；美國職業安全衛生署規定工作場所空氣

中1,1,1-三氯乙烷的暴露濃度，平均一天暴露 8 h，一週暴露 40 h的暴露容許濃度為 350 ppm 

[26]。三氯乙烯及四氯乙烯對人類肺癌細胞之生長抑制作用，利用氣相暴露法，將 H322、

H460 與 H1299 三株人類肺癌細胞暴露於不同劑量之三氯乙烯或四氯乙烯 24 h 後，計算細

胞數目。發現 H322 及 H1299 在處理 60 mL 的三氯乙烯其存活率皆有 60%以上，而 H460

在相同劑量之三氯乙烯暴露下的存活率只有 37%。另外，在 20 mL 四氯乙烯的暴露下，

H322 及 H1299 的細胞存活率皆在 70%左右，然 H460 的存活率只有 40%。四氯乙烯對此

三株細胞的毒性明顯高於三氯乙烯；尤其對 H460 細胞，經 20 mL 三氯乙烯暴露之下的細

胞存活率為四氯乙烯的 2.5 倍(三氯乙烯為 100%，四氯乙烯為 40%) [28]。世界衛生組織

（WHO）在去年 12 月宣稱三氯乙烯（TCE）是一種致癌的因子，WHO 認為這種 TCE 可

能跟腎臟癌有關，但是在以前的研究報告中不只與腎臟癌有關，還跟肝癌、子宮頸癌、食

道癌、非何杰金氏淋巴瘤都有關係。TCE 是一種常見的工業清洗液，如果由呼吸道入這

種物質時，如果劑量比較高或者經由皮膚吸收可能會致癌，而這種工業清洗液在美國常被

使用，在北歐則比較少，在美國曾經因為三氯乙烯污染食用水及洗澡水而引發癌症並造成

死亡。最近在北歐做了一個關於 TCE 的研究，他們將 5,553 名在丹麥、瑞典、芬蘭從 1947

年到 1989 年曾經因為工作而接觸 TCE 的工人，其中有 1,777 名是女性，追蹤這些人是否

有罹患癌症的風險[29]。結果發現跟 WHO 所提出的報告有所不同，他們原先預估這 5,553

中有 20 人會罹患肝癌，但是最後卻有 36 人罹患肝癌，子宮頸癌原本預估只有 2 人，最後

卻增加到 7 人，腎臟癌原先預估為 32 人，結果與預估一樣是 32 人，也就說暴露在 TCE

底下工作的工人增加了肝癌、子宮頸癌的風險，但是沒有增加腎臟癌的風險，所以他們認

為 TCE 是種致癌物質，但是主要是與肝癌跟子宮頸癌有關。在台灣可能對於 TCE 比較沒

有詳細的資料，但是應該盡可能避免接觸這些工業用原料，這篇研究相當重要，證實暴露

在 TCE 之下確實會罹患癌症[29]。 

TCE 具有不易燃，且可清洗金屬表面油污之功能，故於 1930 年代，即普遍被用作金

屬清洗業中的有機溶劑。在美國，TCE 常因為儲存槽設計維護不良或老舊，而導致外洩

至土壤及地下水中，使其成為目前美國能源部污染場址中常見的土壤及地下水污染物之

一。而國內近年來也逐漸出現了 TCE 的污染場址，目前已被公告之場址包含了台灣氯乙

烯工業股份有限公司林園廠、頭份廠及桃園縣台灣美國無線電公司（RCA）桃園廠等。由

於 TCE 對人體健康具有致癌的可能性及危害性，故建立有效的整治技術實具有其急迫

性，故有越來越多的研究及工程應用致力於 TCE 的污染整治技術。現地化學氧化法（in-situ 

chemical oxidation，ISCO）因具有處理有機污染物成效快速，且不破壞地表結構等優點，

近年來常被應用於土壤及地下水整治工程。其中，過硫酸鹽因具備了適用於廣泛的有機污

染物種類、穩定性高、無沉澱產物及適用 pH 範圍廣等等優點，故近年來，越來越多研究

及工程應用致力於過硫酸鹽氧化技術之開發。然而，過硫酸鹽氧化 TCE 過程中，Cl
-是 TCE
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的最終產物之一，且台灣屬於海島型國家，沿海地區之地下水中常有高濃度之鹵素離子，

例如：Cl
-及溴離子（Bromide，Br

-）等，依據文獻記載，此類鹵素離子將會參與 S2O8
2-

 氧

化過程的自由基反應，故推測其可能會與污染物競爭 S2O8
2-及其自由基（SO4

2-），而減緩

污染物的氧化速率或降低其處理效能。因此，在工程應用上，實應考量鹵素離子的存在對

於過硫酸鹽氧化污染物所造成之影響與衝擊，再決定過硫酸鹽氧化技術可否應用於此類型

的土壤及地下水整治。有鑑於此，本研究添加不同濃度之 Cl
-至過硫酸鹽氧化 TCE 的反應

系統中，藉由觀察 TCE 的去除率及 S2O8
2-消耗率，建立動力模式並求得兩者的反應速率，

以了解地下水中最常見的 Cl
-離子，對於過硫酸鹽氧化 TCE 之效能所造成的影響，三氯乙

烯（TCE）被選為 DNAPL 實驗，因為它是其中最常檢測到的污染物，如圖 3.5 [30-33]。 

 

 

圖3.5 TCE在DNAPL實驗檢測[30] 

 

3.2.2 四氯乙烯 

四氯乙烯之化學式為 C2Cl4，同義字如下：tetrachloroethylene; ethylene tetrachloride; 

1,1,2,2-tetrachloroethylene。其為無色、不可燃具揮發性的液體(沸點為 121℃)，不溶於水，

常用於乾洗業，較少當作金屬物品之去油脂劑，在醫學上，其可當作殺腸蟲劑

(anthelmintic)，其特性與使用範圍都與三氯乙烯類似。由於其具較高的揮發性，因此在受

污染的地下水源中，較難檢測到四氯乙烯的存在。四氯乙烯侵入人體過量而急性發作時的

症狀，會引起頭痛、噁心、嗜睡、眩暈、平衡失調，更嚴重時會失去知覺，眼、鼻、喉會

有刺激感，數週之後肝受到傷害，出現黃疸。據指出，室內空氣中四氯乙烯濃度達到五千

ppm 時，吸入 10 min 之後，會引起上述急性症狀。空氣中濃度為 275 ppm 時，吸入 3 h

會引起失去知覺[31,32] (表 3.8)。國際衛生組織訂立飲水標準，四氯乙烯含量不得超過 40

環保單位指出竹北飛利浦廠內監測井發現其中一口為 94.4PCE，雖然超過上限一倍以上，

但對人體應不會有立即影響，如果儘早發現、及時改善，應無大礙。四氯乙烯極易自肺及
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皮膚進入人體。進入人體之四氯乙烯，約有 95%會以原來的型態呼出，只有 2%的四氯乙

烯會轉變成三氯乙酸排泄。四氯乙烯之排泄，起初很快，但會越來越慢，其半衰期約 70 h，

因此，若重複暴露於四氯乙烯，將會使四氯乙烯累積於脂肪組織。只有極少部分的四氯乙

烯會轉變成三氯乙酸排泄於尿中，因此，若四氯乙烯的暴露少部 20 ppm，則無法在尿液

中測得其代謝物。反之，若暴露於高濃度之四氯乙烯，由於並沒有成一定的比例，因此也

無法從尿液中評估四氯乙烯的暴露量。因此，偵測血中四氯乙烯的濃度，是評估暴露量較

實用的方法。此外，四氯乙烯可穿過胎盤進入嬰兒體內，和胎兒之肝、腎組織結合，但經

由動物實驗證明，四氯乙烯不是致畸胎物[33,34]。1986 年國際毒物研究計劃，以 200 至

400 ppm 之四氯乙烯，施予 F344/N 大鼠，結果發現大鼠罹患單核細胞型血癌(mononuclear 

leukemia)的機率增加，且具劑量效應。1987 年 IARC 之專論指出，已有足夠的證據，證

明四氯乙烯對動物具致癌性[31-33]。四氯乙烯能控制患者導致中樞神經系統作用的寄生

蟲，例如醉、感知畸變和過度興奮。幾個發展中症狀，例如眼睛、耳朵、中樞神經系、染

色體和口部裂縫反常現象，皆為受四氯乙烯等溶劑共同污染的飲用水供應暴露下所衍生。

吸入性暴露對女性乾洗工作者會產生生理毒害，包括月經混亂和自發性流產。部分案件報

告和小規模流行病學研究、臨床研究職業性暴露研究中建議，四氯乙烯的暴露量須限定在

1,890-2,600 mg/m
3 的濃。然而，工人經常連續暴露在幾種溶劑的環境之下，由檢驗洗衣店

和乾洗工人身體中可檢驗獲得充分證據，雖然在數組死亡率研究的報告中皆發現與癌症發

生的關聯性，而癌症的發生對於暴露於四氯乙烯下的工作者亦有高度風險，但對其他化學

製品和大小毒性物質樣本的伴隨暴露，使它難以得出對人體危害程度的確定結論[31-33]。

H1299 細胞經氣相暴露法處理不同劑量的三氯乙烯或四氯乙烯 24 h 後，作微核(MN)分析

(圖13)。結果暴露於四氯乙烯的胞雙核(BN)率在暴露劑量為 10 mL時即明顯下降，而 20 mL

雙核率降到只有 35%；細胞在 20 mL 三氯乙烯的暴露下，雙核率與控制組相當(控制組是

74%；20 mL 為 72%)，即使提高兩倍的劑量 40 mL 雙核率僅稍微下降至 64%。在微核方

面，細胞於不同濃度三氯乙烯與四氯乙烯暴露下，皆與控制組相當，每千個雙核細胞只有

5-6 個具微核的細胞。 

 

3.2.3 1,2-二氯乙烷 

1,2-二氯乙烷化學式為 C2H4Cl2，同意字如下：1,2-ethylene dichloride; ethylene 

dichloride; sym-dichlorethane; ethane dichloride; EDC; ethylene dichloride; dichloroethylene; 

glcol dichloride。其為無色、高易燃性液體(沸點為 83.5℃)，微溶於水，用於皮革清洗及藥

物處理用溶劑，也用於去脂化合物、橡膠黏著劑及丙烯酸黏著劑。由空氣中吸入 1,2-二氯

乙烷蒸氣 3-12 h 時後通常會出現中毒症狀，嚴重暴露則可能造成昏迷，抽筋及肺水腫。在

眼耳鼻喉方面，暴露在 1,2-二氯乙烷下會導致上呼吸道刺激作用及鼻腔和口咽部的燒灼

感，暫時性視覺模糊症狀也可能出現。在心臟血管方面，由空氣中吸入高濃度 1,2-二氯乙

烷可能導致心室纖維化作用(ventricular fibrillation)。中樞神經方面，可能出現頭昏、頭痛、
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意識模糊、昏睡、抽筋及昏迷，中毒晚期如果出現明顯腦部缺氧則可能造成有機性腦部症

(organic brain syndrome)及腦部外椎體病變(extrapyramidal effects)。而胃腸方面，可能出現

噁心、嘔吐、食慾不振及腹痛，肝臟方面晚期可能發生在肝臟中毒症狀。生殖泌尿方面，

中毒晚期可能造成少尿、 無尿及腎臟衰竭，但通常可完全恢復正常。血液方面，可能造

成溶血現象。皮膚方面，是一種強烈起水泡劑，會導致嚴重皮膚灼傷。精神方面，早期中

毒表徵可能出現類似精神病(psychosis)的行為異常[32] (表 3.9)。 

1,2-二氯乙烷中毒病例可在中毒後 5-8 天出現血清麩酸鹽草酸乙酸鹽胺轉換(glutamate 

oxalacetate transaminase)，麩酸鹽丙酮酸鹽胺轉換(glutamatepyruvate transaminase)，及麩酸

鹽去氫(glutamate dehydrogenase)的最大活性，有一病例則是在 12 天後出現上述情況。以

1,2-二氯乙烷測試 2 種人類淋巴球生成細胞 AHH-1 及 TK6 基因突變誘導作用，1,2-二氯乙

烷在 AHH-1 細胞上的基因突變性比在 TK6 細胞上高 25 倍； AHH-1 及 TK6 細胞不同敏

感度和 2 種細胞內麩氨基硫 S-轉移(glutathione S-transferase)的活性有關。用大白鼠試驗

1,2-二氯乙烷，急性暴露會導致蔓延性出血症狀,主要發生在肝臟；慢性暴露則導致肝臟變

質及腎小管受損及壞死。經世界衛生組織對致癌性的判斷，有關動物致癌性資料充足，此

物在人類可能是致癌物，國家職業安全與健康協會(NIOSH)也建議將 1,2-二氯乙烷視為人

類致癌物來處理[32]。 

 

3.2.4 二氯乙烯 

二氯乙烯化學式為 C2H3Cl，同義字如下：chlorethene; chloroethene; chlorethylene; 

vinylchloride; VCM; monochloroethylene。其為無色、易燃性液體(沸點-13.37℃)，微溶於

水，主要用途有塑膠工業、有機合成及聚氯乙烯聚合物的單元體，在橡膠、紙張及玻璃工

業上對氯乙烯依賴甚深。氯乙烯可經由呼吸道、皮膚或眼睛接觸而使人體中毒，主要為對

皮膚的刺激。吸入性中毒之症狀在中濃度(1,000 ppm 以下)，其蒸氣中度刺激鼻子和喉嚨，

會出現輕微麻醉、昏昏欲睡、輕微視覺障礙、蹣跚步伐、麻木感及四肢刺痛感；在高濃度

下(8,000-10,000 ppm 下)，造成麻醉，影響中樞神經系統、窒息、甚至死亡。皮膚接觸性

中毒之症狀，液體接觸皮膚，會因氯乙烯急速吸熱蒸發而導致凍傷，浸在液體中則會引起

中度的化學性灼傷。眼睛接觸性中毒之症狀，會產生立即的疼痛、刺激及凍傷[33,34] (表

3.10)。美國肯塔基州(Kentucky)羅以斯瓦(Louisville)一座氯乙烯聚合工廠有 10 個員工被偵

測出和氯乙烯暴露有關的肝血管瘤(hepatic angiosarcoma)，臨床症狀有非特殊性肝受損伴

隨輕度肝功能測驗結果異常，胎胚致癌性抗原(carcinoembryonic antigen)及 α-胚胎蛋白質

(alpha-fetoprotein)兩者皆測不出來，確認診斷只有在肝切片檢查後才能達成，診斷確定後

平均存活率是 12 個月左右，而肝衰竭通常只是一個中、末期前的症狀，也是致命的主因。

基於一般人肝血管瘤極少的發生率，由 16 個在聚合進程中暴露在氯乙烯單元體而導致肝

血管瘤病例中可說明氯乙烯和此疾病有因果關係。回顧齧齒動物氯乙烯致癌性的不同研究
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資料，尤其是氯乙烯劑量、動物年齡、暴露時間長短及損害潛在恢復性方面，發現氯乙烯

誘導齧齒動物致癌和氯乙烯劑量及暴露時間有關；小鼠即使暴露一個月後或大鼠暴露 6

個月後損害仍不能恢復。國家職業安全與健康管理局也建議將氯乙烯視為對人類有致癌潛

在性的物質[33,34]。 

3.2.5 1,2-二氯乙烯 

1,2-二氯乙烯化學式為C2H2Cl2，同義字如下：acetylene dichloride; dichloro-1,2-ethylene; 

sym-dichloroethylene; 1,2-dichloroethene; dioform; trans-acetylene dichloride。其為無色、具

揮發性液體(沸點 48-60℃)，主要用途有作為脂肪、酚及樟腦的溶劑、天然橡膠的溶劑、

冷凍工廠的冷媒及低溫溶劑。1,2-二氯乙烯液體會刺激皮膚，接觸會紅、痛，並會刺激眼

睛，也會造成對黏膜的刺激。蒸汽會刺激鼻、咽喉，暴露於高濃度蒸汽會產生暈眩、頭昏

眼花或失去意識。而暴露在蒸氣下會產生中樞神經抑制，在較輕微的暴露時，造成反胃、

嘔吐、衰弱、戰慄、上腹部痙攣及暫時性眼角膜糊。就中樞神經抑制劑來講,二氯乙烯較

氯仿為弱，而順-二氯乙烯的急性毒性較反-二氯乙烯為強[27] (表 3.11)。利用大腸桿菌 K-12

及鼠肝細胞漿活化作突變實驗，發現二氯乙烯並無產生突變能力。將動物(大白鼠、兔子、

天竺鼠及狗)以 500 或 1,000 ppm 的二氯乙烯，一星期處理 5 天，每天處理 7 h，連續處理

6 個月後，並未發現有任何變化。檢查的項目包括了生長速率，死亡率，器官及體重,血液

學臨床化學，病理學等。而在大白鼠不論是皮下或是由皮滲透的急性或慢性給予二氯乙

烯，皆未觀察到任何變化。將鼠肝之微粒(microsome)與二氯乙烯培養，會造成細胞色素

p450 的含量減低,但並不會影響其它的微粒酵素。p450 之減低可能是因為血色素被破壞的

原因，因為只要 p450 的含量降低，其微粒中血色素的含量也會隨之減低。根據一些人類

中毒及動物資料顯示二氯乙烯的毒性與三氯乙烯相當，但二氯乙烯對人的致癌性資料仍然

不足[27]。 

 

3.2.6 1,1,2-三氯乙烷 

1,1,2-三氯乙烷化學式為 C2H3Cl3，同義字如下： ethane trichloride; 1,1,2-TCE; 

beta-trichloroethane; vinyl trichloride。其為無色、不可燃且具揮發性液體(沸點為 113.8℃)，

主要用途為瓷器及表面塗裝用、黏著劑及脂肪、油、蠟、樹脂之溶劑。1,1,2-三氯乙烷液

體會使皮膚產生刺痛、灼熱感和暫時性皮膚變白。液體接觸眼睛及鼻子會產生刺激。吸入

或食入 1,1,2-三氯乙烷會產生困倦、失去協調感、失去意識和死亡，也會造成肝臟和腎臟

傷害。長期暴露會造成肝臟及腎臟慢性傷害，有肝病和腎臟病者更易受危害[35] (表 3.12)。

1,1,2-三氯乙烷對大白鼠口服後產生的半數致死劑量為 0.1-0.2 g/kg，大白鼠吸入後產生的

半數致死濃度為 2,000 ppm/4 h，兔子皮下注射後產生的半數致死濃度為 3.73 mL/kg，狗腹

腔注射的 ED50 為 0.4 mL/kg，毒性效應為腎臟壞疽，小白鼠腹腔注射的 ED50 為 0.17 

mL/kg，毒性效應為腎臟壞疽，小白鼠腹腔注射的半數致死劑量為 378 及 491 mg/kg。1,1,2-
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三氯乙烷目前無人類致癌證據，動物致癌證據有限，所以無法被歸類為人體致癌物質，國

家職業安全與健康管理局也建議將 1,1,2-三氯乙烷視為對人類有致癌潛在性的物質[35]。

表 3.13 說明最新含氯有機污染物管制標準，以利民眾對 DNAPLs 危害之瞭解。 

 

表 3.6 含氯有機化合物物化特性表[26,27,-33,35,36] 

   化合物 

項目 

1,2-二氯乙

烷 
1,2-二氯乙稀 氯乙烯 三氯乙烯 四氯乙烯 

1,1,2-三

氯乙烷 

顏色及性狀 無色液體 無色液體 無色液體 無色液體 無色液體 無色液體 

分子式 C2H4Cl2 C2H2Cl2 C2H3Cl C2HCl3 C2Cl4 C2H3Cl3 

分子量 99.0 97.0 62.5 131.4 165.9 133.4 

氣味 甜味 微苦辣 醚味 氯仿味 微甜味 氯仿味 

熔點（℃） -35 -57 -153.8 -73 -22.7 -35 

沸點(℃） 83.5 48-60 -13.37 87 121 113.8 

比重（g/mL） 1.2351 1.27 0.9121 1.449 1.623 1.4416 

蒸氣壓(mmHg, 

20-25℃） 
61 180-265 2,660 57.9 15.8 19 

蒸氣比重 

（空氣=1） 
3.35 3.34 2.2 4.53 5.8 4.6 

水中溶解度

(mg/L, 25℃) 
8,000 

順、反-二氯

乙烯分別為

3,500 及 

6,300 

1,000 1,100 150 4,500 

 

表 3.7 三氯乙烯對人體之危害[26] 

危害效應類別 說明 

急 

性 

吸入 

1.＜30 ppm：蒸氣會刺激鼻子和咽喉。 

2.100～600 ppm：可能會抑制中樞神經系統，其徵狀為暈眩、頭痛、噁

心及過度疲勞。 

3.＞1,000 ppm:可能造成意識喪失、顫抖、肌肉協調功能喪失 

  及視覺異常。 

接 

觸 

皮膚 1.長時間接觸會造成嚴重刺激和皮膚炎。2.產生化學灼傷。 

眼睛 1.蒸氣會刺激眼睛。2.液體會造成角膜損害。 

食入 1.可能造成嘔吐、腹瀉、心臟衰弱、肺出血、神經系統損害及失明。 

慢性 

1.長期暴露會造成肝臟損害及行為問題。 

2.可能造成神經系統傷害，其徵狀為顫抖、暈眩、焦慮、心跳  

  減慢、手的知覺減弱及失明。 

3.暴露於 100-630 ppm 高濃度下會始男性性功能降低。 

4.使女性月經不規則，亦會引起神經系統混亂。 
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表 3.8 四氯乙烯對人體之危害[31] 

危害效應類別 說明 

急 

性 

吸入 

1.過度暴露會產生噁心、頭痛、暈眩及虛弱等症狀。 

2.於 1,000-2,000 ppm 濃度下，會抑制中樞神經系統，且傷害肝臟及腎臟。 

3.極高濃度可能導致意識喪失及死亡。 

接 

觸 

皮膚 1.接觸液體會導致紅、熱及皮膚炎。 

眼睛 
1.高濃度蒸氣下具輕度刺激。 

2.液體會造成疼痛、灼傷及流淚。 

食入 
1.造成腹部疼痛。 

2.食入 2.8-4 mL 會產生酒醉症狀。 

慢 

性 

1.慢性職業性暴露曾造成肝炎、意識模糊、方向感喪失、肌肉痙攣、疲

倦及興奮。 

2.造成蛋白尿、血尿及少尿性腎臟衰竭的症狀。 

3.可能出現肝臟毒性作用及肝臟內酵素濃度昇高 

4.可能導致心律不整。 

 

表 3.9 1,2-二氯乙烷對人體之危害[32] 

危害效應類別 說明 

急 

性 

吸入 

1.會導致呼吸道刺激、充血、水腫及肺炎。 

2.損害心血管系統、肝臟及腎臟功能。 

3.導致頭痛、虛弱、噁心及意識喪失。 

接 

觸 

皮膚 
1.嚴重刺激會造成水腫及組織破壞（壞死）。 

2.造成疼痛及皮膚呈現青色。 

眼睛 1.造成眼睛刺激。 

食入 
1.損害心血管系統、肝臟及腎臟功能。 

2.食入會產生虛弱、噁心及意識喪失。 

慢性 

1.慢性職業性暴露曾造成肝炎、意識模糊、方向感喪失、肌肉痙攣、疲

倦及興奮。 

2.造成蛋白尿、血尿及少尿性腎臟衰竭的症狀。 

3.可能出現肝臟毒性作用及肝臟內酵素濃度昇高。 

4.可能導致心
不整。 

 

表 3.10 二氯乙烯對人體之危害[34] 

危害效應類別 說明 

急 

性 

吸入 

1.1,000 ppm 以下，其蒸氣中度刺激鼻子和喉嚨，會出現輕微麻醉、昏

昏欲睡、輕微視覺障礙、蹣跚步伐、麻木感及四肢刺痛感。 

2.暴露在 8,000-10,000 ppm 之氯乙烯，造成麻醉，影響中樞神經系統、

窒息、甚至死亡。 

接 

觸 
皮膚 

1.液體接觸皮膚，會因氯乙烯急速吸熱蒸發而導致凍傷。 

2.浸在液體中則會引起中度的化學性灼傷。 
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眼睛 1.液體接觸眼睛會產生立即性疼痛、嚴重刺激及凍傷。 

食入 1.實際工作沒有此情況發生的報告。 

慢性 

1.引起肝臟血管肉瘤－一種人體罕見的肝癌。氯乙烯也與腦、肺、血液

和淋巴系統的癌症有關連。 

2.消化道、泌尿系統和婦女乳房致癌性的評估尚未成熟。 

3.許多報告指出：工人暴露於氯乙烯增加血液細胞中染色體改變的頻

率。1975 年間大多數研究是暴露在 20 ppm 以上；1975 年後數個研究

指出當暴露濃度降低到 12 ppm 或以下，染色體改變的數目沒有不同。 

4.過去長期暴露於數千 ppm 高濃度下會造成皮膚和骨的疾病。 

 

 

表 3.11 1,2-二氯乙烯對人體之危害[27] 

危害類別 說明 

急 

性 

吸入 
1.蒸汽會刺激鼻、咽喉。 

2.暴露於高濃度蒸汽會產生暈眩、頭昏眼花、失去意識。 

接 

觸 

皮膚 
1.液體會刺激皮膚，接觸會紅、痛。 

2.浸在液體中則會引起中度的化學性灼傷。 

眼睛 1.液體會刺激眼睛。 

食入 1. 實際工作沒有此情況發生的報告 

慢性 

1.重複暴露會傷害肝及腎。 

2.傷害肺，產生支氣管炎。 

3.重複暴露會導致血球數目降低。 

 

 

表 3.12 1,1,2-三氯乙烷對人體之危害[35] 

危害效應類別 說明 

急 

性 

吸入 
1.產生困倦、失去協調感、失去意識和死亡。 

2.造成肝臟和腎臟傷害。 

接 

觸 

皮膚 
1.使皮膚產生刺痛、灼熱感。 

2.暫時性皮膚變白。 

眼睛 1.造成眼睛刺激。 

食入 
1.損害心血管系統、肝臟及腎臟功能。 

2.食入會產生虛弱、噁心及意識喪失。 

慢性 

1.慢性職業性暴露曾造成肝炎、意識模糊、方向感喪失、肌肉痙攣, 疲

倦及興奮。 

2.造成蛋白尿、血尿及少尿性腎臟衰竭的症狀。 

3.可能出現肝臟毒性作用及肝臟內酵素濃度昇高。 
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表 3.13 含氯有機污染物管制標準[34] 

含氯有機污染物 
台灣地區飲用水質標準


(mg/L) 

土壤污染管制標準

(mg/kg) 

地下水污染管制標準

(mg/L) 

第一類 1
 第二類 2

 

三氯乙烯 0.005 60 0.005 0.05 

四氯乙烯 無資料 10 0.00 0.05 

1,2-二氯乙烷 0.005 無資料 0.85 8.5 

氯乙烯 0.002 10 0.002 0.02 

1,2-二氯乙烯 0.007 無資料 0.007 0.07 

1,1,2-三氯乙烷 0.20 無資料 0.20 2.0 

註：1.第一類地下水：飲用水水源水質保護區內之地下水。 

    2.第二類地下水：第一類以外之地下水。 

 

3.3 零價鐵處理技術的緣起 

3.3.1 技術背景 

隨著台灣科技工業的發展，在眾多工業製程中，含氯有機化合物(chlorinated organic 

compounds)具有特殊物化特性，如強溶解性、非可燃性及親脂性佳，因此被廣泛使用於農

藥、乾洗溶劑、熱交換液體、電子變壓器內之絕緣液體和冷卻氣體及有機溶劑中[37]。近

年來，由於意外排放和使用過程中不當處置，加上含氯有機化合物在環境中傳輸容易，造

成含氯有機化合物大量進入土壤和地下水層中，且含氯有機化合物具有毒性，在自然環境

中之生物性或非生物性降解速率非常緩慢[38,39]，對人體更具有致癌性及致基因突變性

[40,41]，因此對環境的衝擊格外受到重視。此外，含氯有機化合物屬於 DNAPL，有非常

低的介電常數及導電率，常見的 DANPL 污染物主要有三氯乙烯(TCE)、三氯乙烷(TCA)、

四氯乙烯(PCE)等含氯有機溶劑，因比重大於水，會穿透地下水位面進入含水層，不隨地

下水流場而動，在含水層中以垂直向下移動為主，並在移動路徑上形成殘留量，一旦形成

殘留量，將不受重力或周圍地下水流動的影響而移動，因此一旦進入地層，可能同時分佈

於固相、液相與氣相中，增加土壤及地下水污染範圍，形成十分複雜的污染情形[42]，若

無適當污染整治處理，會形成永久性的污染源[42]，使得復育整治工作進行更加困難。 

目前全世界處理 DNAPL 方法很多，都具有一些優缺點，例如以抽取處理法(pump and 

treat)整治受污染之地下水[43]，由經驗顯示，抽取式處理法整治時間甚長，所需動力經費

較高，而結果也有限；移除(removal)整治技術[44]僅是將污染物質轉移至另一介質中或做

相的轉移，但未將物質破壞去除，仍需增設後續處理設備；生物處理法[45]是一項比較經

濟之復育技術，但生物對環境因子較敏感，因此不易維持處理之效果。最新研發之處理

DNAPL 技術，則是將零價鐵分散在水相中，再注入地下水層，讓分散之零價鐵接觸 DNAPL

殘留量並將之還原，復育污染場址。零價鐵方法因成本低、效率佳、來源充沛，自 90 年
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代由 Zhang 等人[46]提出後即受到重視。值得注意的是一般零價鐵粉無法對常見的二氯甲

烷(DCM)進行反應；如台灣氯乙烯場址即含有 DCM。因此，零價鐵常需經過改質作用來

擴大其整治功能[47]。經過不斷的技術發展和改良，零價鐵已相當廣泛地用於實場 DNAPL

及重金屬污染整治[48-53]。美國環保署、能源部、國防部亦組織聯合委員會對此技術作性

能評估(federal remediaiton technologies roundtable，FRTR, www.frtr.gov)，可見其被重視的

程度。零價金屬處理技術已被許多研究證實是可行的，常用之零價金屬主要有 Fe(0)、Zn(0)

及 Al(0)等。Al(0)之金屬表面大都是生成 Al2O3 或 AlCl3 路易士酸形式且具催化效果，其中

零價鐵更具較無溶出毒性的優點，而零價鋅及鋁卻有可能產生影響人體及環境生態之顧

慮。不管是以零價鐵或是其他活性材料，都能成功的去除污染物。表 3.14 列出目前可利

用零價鐵處理之污染物，例如烷類、乙烯類、芳香族類而表 3.15 列出目前難以用零價鐵

處理之污染物，表 3.16 則說明目前尚未利用零價鐵處理之污物種類[54-75]。 

 

表 3.14 利用零價鐵活性材料處理各種污染物之實際應用[54-75] 

有機物 無機物 

甲烷類 四氯甲烷、三氯甲烷、二氯甲烷 

金屬類 

鉻（Cr）、鎳（Ni）、鉛（Pb） 

鈾（U）、鎝（Tc）、鐵（Fe） 

錳（Mn）、硒（Se）、銅（Cu） 

鈷（Co）、鎘（Cd）、鋅
Zn） 

乙烷類 
六氯乙烷、1,1,1-三氯乙烷、 

1,1,2-三氯乙烷、1,1-二氯乙烷 

乙烯類 

四氯乙烯、三氯乙烯、 

順、反-1,2-二氯乙烯、1,1-二氯乙

烯、氯乙烯 

丙烷類 1,2,3-三氯丙烷、1,2-二氯丙烷 

陰離子污

染物 

硫酸鹽、硝酸鹽、磷酸鹽、砷 

芳香族類 苯、甲苯、乙基苯 

其他 

六氯丁二烯、1,2-二溴乙烷 

二氯二氟代甲烷 113、(freon 113) 

N-nitrosodimethylamine 

 

表 3.15 目前使用 Fe(0)難以處理之污染物種類[56-68] 

有機物 無機物 

二氯甲烷、1,2-二氯乙烷、氯乙烷、氯甲烷 氯化物（chloride）、高氯酸鹽（perchlorate） 

 

表 3.16 尚未使用 Fe(0)處理之污染物[55-75] 

有機物 無機物 

氯苯（chlorobenzenes）、氯酚（chlorophenol）、

某些殺蟲劑、多氯聯苯（PCBs） 
汞 

 

3.3.2 金屬奈米粒子的製備 

在過去，液態廢棄物之處理往往是直接打入地表，並經由洩漏之儲存池及表面溢漏而

滲進地表中，而沒有任何證據顯示此類廢棄物可以一直存在地表下達十年之久而不會污染
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可能引用之水源。一般常見的污染泥漿中常常夾帶著各種工業製程中，因處裡不當而生成

之非水相液體污染物。此類多為含氯之非水相溶劑，並且會污染水源長達十年之久，而一

般在廢棄場址或是工業廠區處近水源最為顯著。雖然目前之處理方法以及科技已日漸成

形，例如蒸氣及密度改質位移、穩定度/固化度以及氧化還原的方法等[76-79]。零價鐵奈

米金屬材料具有很多方面的應用價值，因此研究者對於奈米零價鐵金屬材料尺寸由大變小

後所表現的性質產生極大的好奇。對於奈米零價鐵金屬粒子之製備，已發展出相當多方

法，表 3.17 說明金屬奈米粒子之製備法主要分為物理法與化學法。在物理法中，如將零

價鐵金屬氣化再堆積成奈米粒子、或以雷射侵蝕巨觀金屬而成奈米材料等。在化學法中，

一般採用還原法，如以化學反應還原、電化學方式還原奈米粒子等[75,80,71]。 

 

表 3.17 常見奈米材料製法[82] 

化學法 物理法 

沉澱法 粉碎法 

加水分解法 濺鍍法 

氧化還原法 鹽析結晶法 

水熱合成法 電弧放電法 

雷射合成法 真空蒸發法 

溶膠凝膠法 氣相蒸發法 

電阻加熱 

高周波感應加熱 

電子束加熱 

雷射束加熱 

噴霧法 

微乳化法 

化學氣相沉積法 

超臨界流體乾燥法 

 

能提供製備各式微粒的最有效製備法是化學法，也是最基本的奈米微粒生成方式，其

原理是氧化還原反應：以金屬鹽溶液作為反應前驅物，並加入還原劑將金屬離子還原成奈

米金屬微粒，化學還原劑可分為 NaBH4、LiBH4、KBH4、NaBHEt3、LiBHEt3、KBHEt3、

N2H4、LiAlH4 等強還原劑。至目前為止，在製備奈米粒子的研究中，主要有利用界面活

性劑或模板(template)的方式，加以控制奈米粒子的形狀與大小，或加以修飾奈米粒子的

表面，促使奈米粒子自組裝(self-assembly)成超晶格(superlattices)排列[81,82]。最早藉由氧

化還原方式製出奈米金屬微粒是 1857 年 Faraday 利用檸檬酸鈉還原 AuCl4 來製備奈米金

粒子，至 1994 年 Reetz 等人於提出電化學法[83]，無須添加化學還原劑，製備奈米金屬微

粒過程中對於不穩定或者是不易製備之金屬微粒，只需增加電解電位即可。 

 

3.3.3 奈米零價鐵之特性及應用 

隨著奈米微粒粒徑減小，比表面積增大，表面原子數增多及表面原子配位不飽和性導

致大量的懸鍵和不飽和鍵等，這就使得奈米微粒具有高的表面活性。零價鐵粉在不同表面
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積時，其對污染物的去除效果也不同；奈米零價鐵的粒徑更小，表面積較大，表面活性也

就更強，其去除效果當然也有更好的功效。2000 年 Ponder 等人發現，利用奈米的零價鐵

復育 Cr(VI)及 Pb(II)，其復育速度是鐵屑或是鐵粉的 30 倍。其中，Cr(VI)還原速率更是超

過商用鐵屑的 4.8 倍。1999 年 Choe 等人利用奈米零價鐵去探討還原去氮的動力學，其中

有利用 BET 比表面積去比較奈米與微米鐵粉，發現奈米鐵粉的 31.4 m
2
/g 遠大於微米鐵粉

的 0.063 m
2
/g。因為奈米粒子很小，所以容易產生團聚，Ponder 等人就以 PolyFlo 當作粒

子的支撐物，以增加其粒子的表面積。1997 年有人為了提升去除 TCE 的能力，避免產生

鐵的氧化物，使 Fe
2+覆蓋在金屬 Pd 的表面上，提升復育能力，其反應如下： 

Pd(II)＋Fe(0) → Pd(0)↓＋ Fe(II)         (1) 

近年來，零價鐵反應牆在地下水整治技術中受到高度矚目並引起廣泛的研究，主要是

由於該技術為被動式之污染整治技術，且在長期操作下，其整治成本亦較為經濟，符合地

下水污染整治的需求，因此，零價鐵反應牆可視為深具發展潛力的整治技術，值得進一步

加以研究。所謂的零價鐵(zero-valent iron，ZVI)即是常見的金屬鐵屑或鐵粉，可與溶氧(酸

性環境中)或與水反應而被氧化，其化學反應式如下[84]： 

2Fe
0
(s) + 4H

+
(aq) + O2 (aq) → 2Fe

2+
(aq) + 2H2O (l)       (2) 

Fe
0
(s) +2H2O (l) → Fe

2+
(aq) + H2 (g) + 2OH

-
 (aq)         (3) 

藉此氧化作用啟動 DNAPL 之還原脫氯反應，將 DNAPL 轉換成無害的甲烷或乙烯。

傳統零價鐵整治屬於被動式技術，是將零價鐵置入預先挖好的槽溝中形成所謂的滲透性反

應壁障(permeable reactive barrier/wall, PRB)。通常 PRB 設於污染帶(plume)下游，以攔截

污染地下水。受污染地下水流經 PRB 時與零價鐵產生還原脫氯反應，流出水的濃度在設

計良好的情況下可低於相關整治標準。為提昇整治效率有時會用 funnel-and-gate 的設計

[85]；亦即，在 PRB 上游附近增設漏斗狀低滲透性阻水設施導引污染地下水進入 PRB。

含氯碳氫化合物如：四氯乙烯(tetrachloroethene, PCE)、三氯乙烯(trichloroethene, TCE)、四

氯化碳(carbon tetrachloride, CT)、氯仿(chloroform, CF)及二氯甲烷(dichloromethane, DCM)

等污染物，為工業上廣泛使用之材料，其主要用來做為脫脂、清洗、萃取、發泡、噴霧及

製造等溶劑。此類化合物之化學性質穩定，生物分解慢，在水中溶解度低，容易累積吸附

在複雜的土壤及地下水中，且大多數之含氯有機溶劑一旦流佈於環境中，容易沈積在不透

水層，形成比水重之非水相液體(DNAPLs)，很難去除，為土壤及地下水中常見之污染物

[75,80-87]。從文獻上的追溯，首先將零價金屬應用在含氯有機化合物之脫氯分解反應的

為 1972 年的 Starr 及 Wang 等人 [63,88]。當時其利用金屬鋅在酸性的條件下來分解含氯

之有機農藥，研究結果發現，在室溫下，鋅對 p，p΄-DDT 有非常令人滿意的脫氯分解效

果，主要產物為乙烷(ethane)。在 Starr 等人 [63]後續所發表的研究報告中，亦提出鐵、鋅

及鋁粉對廢水中各種含氯有機化合物包括三氯乙烯(TCE)、四氯乙烯(PCE)、三氯乙烷

(TCA)、三鹵甲烷(trichloromethanes)、氯苯類(chlorobenzenes)、多氯聯苯(PCBs)及氯丹

(chlorodane)等之分解成效及機制。後續的研究學者還有 Puls snd Paul [87]，其利用鐵粉來

分解三氯乙烯及四氯乙烷等。而在此之前，對於零價金屬之應用多僅在工業廢水的處理研
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究[56]。首先將零價金屬技術應用在現地復育工程上的為在加拿大 Waterloo 大學的一群研

究者 Gillhan 等人 [61]及 Naftz 等人[47]，他們致力於研究零價金屬配合斗閘系統來處理

受含氯有機化合物污染之地下水，自此，零價金屬技術便引起世界各地的關注，如表 3.18

所示。 

 

表 3.18 利用零價鐵處理 DNAPLs 之專利 

Date Country Patent Title 

2006/05/02 United States 
Zero-valent Metal Emulsion for Reductive Dehalogenation of 

DNAPLs. 

2010/12/14 Taiwan Treatment System Capable of Degrading Chlorinated DNAPL. 

2011/10/16 Taiwan Oxidative Treatment For Chloric Contaminants. 

2012/06/16 Taiwan 
可降解含氯有機廢溶劑之處理劑系統 

Treatment System Capable Of Degrading Chlorinated DNAPL. 

2014/03/01 Taiwan 
可降解含氯有機廢溶劑之處理劑系統 

Treatment System Capable Of Degrading Chlorinated DNAPL. 

 

零價鐵的反應速率與其表面積成正比，而粒徑越小的顆粒其表面積越大[48]。隨著奈

米科技的發展，零價鐵整治技術已演進至使用奈米級(1-100 nm，1 nm = 10
-9

 m)零價鐵。

因其表面積相當大(約 141 m
2
/g)，奈米零價鐵的反應速率迅速；Suthan [85]指出使用劑量

為 6.25 g/L 的奈米零價鐵可在 8 h 內將三氯甲烷(TCA)、三氯乙烯(TCE)及四氯乙稀(PCE)

降至偵測極限(<10 g/L)之下，在 24 h 內可去除 99%的 TCA、TCE、PCE 質量。Wang and Lien 

[88,89]，Lien and James [90,91]，及 Reetz [83]證實奈米零價鐵可有效摧毀多種常見有機或

無機污染物，包括氯化甲烷族、氯化乙烷族、氯化乙烯族(含氯溶劑)、氯化苯族、多氯聯

苯、戴奧辛、五氯酚、殺蟲劑(DDT)、及重金屬(汞、鎳、鎘、銀)等。一顆奈米零價鐵粒

子一般來說直徑小於 100 nm，在水溶液中，所有的零價鐵粒子會和水與氧氣發生反應來

形成一個氫氧化鐵層的外部結構。進而使得零價鐵粒子的以形成一個中心包覆的結構

[92-94]，如圖 3.6 所示。較薄及彎曲的氧化層可以使得電子從金屬中傳遞方式如下所示： 

1.直接經由缺陷傳遞如針孔及凹槽。 

2.間接地由氧化物導帶、雜質或局部頻帶通過。 

3.從被吸附的或是 Fe
2+的結構，進而維持零價鐵的活性來減少污染源的污染物[95]。 

4.此一外部的氫氧化鐵層也扮演著各種污染物的強吸附劑。 

零價鐵可以經由數種方法合成製備，包含超聲化學法、電化學法、氣相還原法以及液

相還原法[101,102-105]。在這些方法中氣相還原以及液相還原法是合成奈米零價鐵最廣為

人知的方法，藉由此類方法合成之零價鐵粒子會因為只空氣和水反應而迅速的發展成一個

芯-殼結構，但是氧化層之顆粒大小、表面積、結晶度以及厚度及組成上會有著些許差異

[97,106,107]。這些活性奈米零價鐵顆粒是由直徑 40-70 nm 相對來說較大的 α-Fe 核心以及

外部磁性層(Fe3O4) [97,107,108]所製備。α-Fe 可以被視為有著體心立方結構之鐵的同素異
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形體[109]。合成活性奈米零價鐵便是利用硼氫化鈉和 α-Fe 而形成一個 α-Fe 核心與氫氧化

鐵外層 [97,100,110]之非晶相顆粒結構。這些顆粒一般來說直徑約為 10-100 nm 

[97,107,111-113,109]。 

 

 

圖 3.6 殼層結構之奈米零價鐵用於去除廢棄物之各種機制[96] 

 

近期對於去除氯化物之研究，ZVINs 已被建議作為一種很有前途的候選範圍廣泛的有

機污染物的去除，然而，其氯代芳烴的反應速率慢，須利用一階動力學來或更長的時間加

以計算其反應半衰期，而緩慢的反應機制可能導致其脫氯之有毒副產物的累積，對環境增

加新的污染物，由於奈米零價鐵是利用其外圍表面積作為其減少污染物之媒介，透過提高

其表面積之疏水性可提升這點特性，例如將帶有陽離子行之介面活性劑可提升其對於全氯

乙烯(PCE)之去除率。以帶有疏水性機制奈米零價鐵還原之氯酚化合物反應已在多方證實

是有用的，像是用以去除 2-氯苯酚，2,4-二氯苯酚，2,4,6-三氯苯酚和五氯苯酚，利用此法

也可得知其提升其去除效率和其氯酚化合物之疏水性有著正相關性，並利用線性關係可得

到此反應速率常數。如下圖 3.7 可得知其反應機制。 
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圖 3.7 利用奈米零價鐵還原氯酚化合物之反應及速率常數得知簡示圖[110] 

已有實例是應用含有奈米零價鐵之球形二氧化矽顆粒合成通過氣霧加壓形成使之有

效的整治地下水污染，二氧化矽顆粒作為奈米零價鐵是非常適合及有效的載體。注入到的

多孔微米二氧化矽顆粒的奈米粒子聚集可保護其鐵磁性不滅，亦可增加它們的在地下的流

動性。此外，二氧化矽粒子的表面有矽烷醇基團的存在下可以透過使用有機官能團的矽烷

醇改性來控制其表面性能，如氧化矽粒子表面上的乙基透過氣霧化之程序步驟，提升其吸

附水中三氯乙烯(TCE)之功能。因此這些材料可作為其吸附劑之功能用途，如下圖 3.8 所

示[111] 

 

圖 3.8 (a)二氧化矽前體結構示意圖、(b)氣霧溶膠裝置過程示意圖及(c)於氣霧溶膠反應中

的二氧化矽與零價鐵之水解與縮合示意圖[111] 
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奈米鈀/鐵雙金屬加氫催化反應技術應用，在介面活性反應當中，常可見幾個步驟，

包含表面擴散、表面化學反應及由產物擴散至溶液之中的反應。由速率限制步驟中，最慢

的反應步驟需要最大的活化能，決定了整體的反應動力學。在一般情況下，一個典型的最

低值，用於控制化學反應的活化能為 29 (kJ/mol)。在這項研究中使用奈米級 Pd/Fe 與 Fe

顆粒獲得的活化能都大於 29 (kJ/mol)，這表示此為表面化學反應，而不是 PCE 擴散脫氯

過程中的速率限制步驟。所有測試中的判定係數(R2)的值均大於 0.9，如下表 3.19 所示總

結了奈米鈀/鐵顆粒在不同溫度下 PCE 脫氯反應的速率常數[112]。 

 

表 3.19 在不同溫度反應下 PCE 脫氯反應之速率常數比較[112] 

溫度(℃) 
奈米 Pd/Fe 顆粒 奈米 Fe 顆粒 

kobs(h
-1

) R
2
 kobs(h

-1
) R

2
 

5 1.14 0.978 N.A N.A 

15 1.23 0.958 0.011 0.97 

25 2.07 0.94 0.023 0.908 

40 N.A N.A 0.064 0.926 

50 6.71 0.948 0.081 0.958 

註:N.A 是“Not Availible” 

在鈀/鐵雙金屬系統中，由於低活化障礙 H2 解離在鈀表面，容易在鈀表面形成原子氫

與陰極低氫過電位。然而，間接還原對金屬具有高的氫過電位，像是鐵元素。因此可透過

此系統改善氯代烴加氫鈀催化行為的概念來進行脫氯，如下圖 3.9 所示。零價鐵的溶解水

導致氫的析出，其次是在鈀表面的氫原子形成，然後通過介面活性的過程中使四氯乙烯等

降解氯代烴[112]。 

 

圖 3.9 奈米鈀/鐵雙金屬系統將四氯乙烯脫氯過程機制示意圖[112] 

 

3.3.4 零價鐵電子轉移過程 

因為還原過程是由零價鐵失去電子以還原污染物的過程，而對於電子轉移的過程

Mathesone 及 Tratnydk 提出三種過程[113]，如圖 3.10 至圖 3.12 所示： 

(a) Fe
0 
→ Fe

2+
 + 2e- 
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RCl + H
+ 

+ 2e- → RH + Cl
-           (3-1)

 

 

圖 3.10  零價鐵電子轉移過程[113] 

(b) Fe
2+

 → Fe
3+

 + e- 

RCl + H
+ 

+ 2e- → RH + Cl
-    

       (3-2)
 

 
圖 3.11 二價鐵鐵電子轉移過程[113] 

由零價鐵與污染物直接接觸發生電子交換、二價鐵與污染物接觸發生電子交換的化學

反應，還原染物。鐵與水接觸時先將電子轉移至水，由水與觸媒接觸污染物，將污染物還

原。 

(c) Fe0 → Fe
2+

 + 2e-              2H2O + 2e- → H2 + 2OH
-    

       (3-3)
 

 

圖 3.12 零價鐵將電子轉移至水[113] 

3.3.5 反應牆形式之地下水整治技術 

大部分的地下水整治技術都有其優缺點，由表 3.20 及表 3.21 可分析其優缺點。例如，

部分技術需高額的整治經費且無法於短暫時程內完成污染整治工作，而提高殘留量移動性
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的污染整治技術，則存在使污染範圍擴大之風險，此外，現地注入藥劑之整治方式，則有

造成毒性殘留或生成更具毒性產物之可能，生物復育則明顯受到環境因子之影響，不易維

持預期之處理結果。因此，由上述討論可知，單一整治技術並無法整治污染物存在於多相

之污染場址，必須經由技術的整合，配合地層性質的調查，並界定污染範圍及污染程度，

方可有效率地達到地下水污染整治之目的[114]。在地下水污染之整治復育工程中，以往

最常使用的方法為現地抽出再處理 (pump and treat)，然而在過去幾年的經驗顯示

[115,116]，利用抽取處理法整治受污染之地下水，在整治初期，污染物濃度的確能夠迅速

降低，但經過一段抽取時間後，污染物濃度降低速率變得非常緩慢，然而此時水中污染物

濃度仍遠高於飲用水水質標準，且一旦停止抽水整治後，污染物濃度有會逐漸提高

[89,94]，甚至回到與整治前相近的濃度。目前已有研究指出[117]，以抽取處理法整治受污

染之地下水，所需時程為數十至數百年左右，故其所需消耗之動力費用甚為龐大，由此顯

示抽取處理法有其限制[118,119]，單獨使用並無法有效將受污染之地下水整治至未受污染

前的水質狀況[119]，且利用抽取處理法能源花費高，所需時間長，需要較多之操作及維

護工作，在停止操作後，污染物又慢慢的從污染源釋出。因此未來整治技術之採用，應以

不需抽取地下水至地面處理的現地整治技術為優先考量[118]。因此研發高效率及實用性

之復育技術，以提高整治復育之成效，為目前全世界有志於整治復育技術研究者之共同目

標。 

而化學藥劑處理法是利用 KMnO4、O3、Fenton 反應劑及 H2O2 等強還原劑以及現地淋

洗所用之界面活性劑及共溶劑，將高猛酸鉀注入，產生二氧化猛(MnO2)等沉澱物，使土

壤透水性降低。以 Fenton 反應劑進行處理時，爲提高其效果會注入酸性溶液調整 pH 值，

但加入酸性溶液對生態環境系統會有不良影響[120]。生物復育法是利用具脫氯功能之菌

種注入受污染之地下水體，再添加適合該菌種生長之營養物質，以促進菌種生長，進而達

到分解含氯有機物之效果[121]。自然整治法又稱天然衰減法(natural attenuation, NA)，其

原理是利用大自然環境自清潔作用，包括稀釋、擴散、揮發、吸附、污染物衰變、生物分

解以及生物性固定等方式，使含氯有機物之濃度減少、毒性降低及移動性減緩[122]。土

壤氣提法之去除對象為不飽和水層中具溶解性及揮發性的含氯有機物，其原理為自地表注

入氣體，使污染物揮發至氣體中，再收集此逸散氣體並進一步處理。但此法在低滲透性或

異質性高的介質中效果不佳，且氣體分佈不易控制，反而造成污染物的擴散[123]。近年

來，零價鐵反應牆在地下水整治技術中受到高度矚目並引起廣泛的研究，主要是由於該技

術為被動式之污染整治技術，且在長期操作下，其整治成本亦較為經濟，符合地下水污染

整治的需求，因此，零價鐵反應牆可視為深具發展潛力的整治技術，相關專利列於表 3.20 

[124-135]。現地整治處理為現今復育技術發展之主要趨勢。透過滯留時間及通過反應性透

水屏障所需的地下水流速，設計可以達到我們所欲整治目標的 PRB 尺寸大小[53]。有兩種

常見被用來作現址復育應用的形式有 continuous PRB 及 funnel and gate(斗閘系統)，說明

如圖 3.13 至圖 3.14。而每種系統形式及規模，都有其一定的效用，如圖 3.16 所示[136]。 
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連續式反應牆的設計及建造在地下水流動系統的場址中，只有相當細微的影響。一般

而言，典型的 continuous PRB 為設置一個溝渠，必須先挖鑿後再置入鐵粉回填。這種連續

式的設計完全是用自然的地下水流速，來促使水通過反應屏障。因此這種設計的重點則是

只要能使反應屏障能夠覆蓋整個污染團(plume)的截面積就可以了。而地下水流經 PRB 時

的流速，也會與通過地下含水土層的流速非常相似。只要地下含水土層的水力係數

(hydraulic conductivity)比 PRB 小時，受污染的地下水就不會有潛流(underflow)發生。理想

的 continuous PRB 是設立在一定深度，填滿鐵粉及其他活性物質，能完全包圍垂直的與水

平的的污染團。決定 PRB 的厚度，就足以復育所設立之污染物濃度[51]。 

利用斗閘系統配合零價金屬所形成的反應性透水屏障，被認為最具有取代傳統抽出再

處理系統，來整治污染場址之優勢，本處理技術最主要之優點為設置後不需後續的操作及

維護處理的成本。反應性透水屏障安置完成後，污染團(plume)依循著地下水文的傳導途

徑，流經屏障而被分解處理掉，不需任何外加動力[136]。因此，集合眾多優點，零價鐵

反應性透水屏障是相當適合用作現址復育[69]。反應性透水屏障係構築具反應性之處理區

域，藉由物理、化學及生物性的程序，被動式攔截，及整治地下水污染團，然而在眾多反

應牆填充材料中，以零價鐵最被廣為使用，並經由 bench-scale 及 pilot-scale 實驗結果，證

實有效並且推廣至整治現址受污染之地下水。 

 

 

 

      

圖3.13 (a)可透水性屏障及(b)連續性反應屏障之形式[136] 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(a) (b) 
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圖3.14 斗閘系統（funnel-and-gate system）之形式[136] 

 

 

 

 
圖3.15 斗閘系統（funnel-and-gate system）之其他形式[136] 

  
(a)連續性反應屏障之形式                 (b)斗閘系統之形式 
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(c)多個防水閘之形式                  (d)多層反應介質之形式 

圖3.16 各種不同可透水性屏障之形式(a)-(d) [136] 

 

表3.20 常用土壤及地下水污染整治技術方法分類[129-161] 

物理化學法 電化學或熱處理法 生物法 

現地 離場 現地 離場 現地 離場 

固化 固化 電動移除法 玻璃化 植物穩定法 土地耕種法 

添加土壤改良劑 土壤清洗 玻璃化 燃燒法 植物移除 稀釋 

土壤氣體萃取 化學萃取  熱解法 土地耕種法 植物穩定法 

深耕/混合稀釋法 化學氧化  熱脫附法  土壤改良劑 

土壤淋洗 不同粒徑分離     

 

表 3.21 地下水整治技術的優缺點比較[136-158] 

技術 名稱 主要整治對象 優/缺點 References 

移除 

灌氣併同

土壤蒸氣

萃取(air 

sparging 

with soil 

vapor 

extravtion) 

溶解相 

 能夠迅速減少地下水面以下

的揮發性有機物濃度 

 能夠強化並加速土壤蒸氣萃

取的效果 

 只能移除揮發性的成分 

 對低濃度效率較差 

 在低透水性及異質性地層較

不適用 

 通入氣體的分佈難以控制 

 可能造成污染團及蒸氣的遷

移與擴散 

 收集氣體後續處理 

 污染物濃度可能隨著時間經

過而再度提 

U.S.EPA 

(1993) 

電動力法

(electrokine

tics) 

殘留量 

 對於低透水性土壤同樣有效 

 整治過程中，地層溫度升高，

增加 DNAPL 之揮發 

 DNAPL 在整治過程之移動機

制尚未完全確定 

 需回收污染物或需併同其他

Fountain 

(1998) 
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整治技術同時進行 

雙相萃取

(dual phase 

extraction) 

自由移動相溶

解相 

 當大量 LNAPL 存在，此方式

特別有效，可迅速品收洩漏之

LNAPL，避免污染範圍擴大 

 僅適合使用於 LNAPL 洩漏之

場址對於 DNAPL 則不適用 

 兩套抽取單元之抽取率需經

過計算方可得到較理想的整

治效果，避
NAPL 殘留於地

層中 

盧至人(1998)

陳慎德等人

(1999) 

蒸氣注入

(stream 

injection) 

殘留量溶解相 

 能夠迅速移除飽和層或不飽

和層之污染物 

 可處理物種廣泛 

 可處理濃度範圍廣 

 縮短抽取整治所需時程 

 低透水性及異質性地層效率

不佳 

 有造成污染範圍擴大之虞 

 操作費用高(秏能源) 

Fountain 

(1998) Yin and 

Allen (1998) 

移除 
活性碳吸

附 
溶解相 

 對高濃度污染物效率高 

 可處理許多種類之揮發性有

機污染物 

 有時對低濃度污染物效率不

佳 

 活性碳使用後須再光或最終

處置 

 僅將污染物由溶解相移除，未

將污染物破壞去除 

 處理成本高 

U.S.EPA 

(1998) 

去除 

抽取處理

法 
溶解相 

 可控制污染團的移動及降低

其濃度 

 低透水性地層效率不佳 

 需長期整治，所需經費龐大 

 需控制地下水位面之變動，避

免污染範圍的擴大 

 可能無法達到 MCLS 

Fountain 

(1998) 

真空強化

抽取再處

理 

溶解相 

蒸汽相 

 可控制污染團的移動及降低

污染濃度 

 同時整治溶解相及蒸汽相污

染 

 抽取量為傳統抽取再處理的

3-10 倍，所需整治時間可簡短 

U.S.EPA 

(1993) 
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 低透水性地層處理效果佳 

 能夠移除殘留於土壤中之污

染物 

 真空幫浦所抽出之氣體需做

處理 

 在短後間內即抽出大量需做

處理的地下水 

 需控制地下水位面之變動，避

免污染範圍的擴大 

 可能無法達到 MCLS 

去除 

現地生物

復育 
溶解相 

 在現地將污染物降解 

 能夠整治其他技術不易處理

的低濃度有機物污染 

 環境上較安全可靠且不會產

生廢棄物 

 利用天然微生物族群，且不會

產生貝潛在危害性之微生物 

 整治經費較低 

 可能受到有機物或重金屬之

抑制 

 污染物降解速率慢 

 微生物生長可能形成土壤阻

塞，影響水流流通 

 透水性低的土壤可能造成所

添加的營養鹽無法順利流通 

 營養鹽添加可能危害鄰近區

域的水體水質 

 部分代謝產物會產物會產生

臭味 

Fountain 

(1998) 

 

生物通氣 溶解相 

 在現地將污染物降解 

 可減少污染氣體溢散及其後

續處理 

 在低透水性地層較不適用 

 氣體分佈不易控制 

 操作相關資料仍少 

U.S.EPA 

(1993) 

現地化學

氧化 
溶解相 

 能夠迅速破壞污染物 

 部分氧化劑使用後不需回

收，可現地分解 

 低透水性及異質性地層效率

不佳 

 對不易氧化之污染物不適用 

 藥劑可能為地層中可氧化物

Fountain (1998) 

Yin and Allen 

(1998) 
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質所消耗 

 部分藥劑需維持酸性環境，較

不適用於高鹼度地層 

 對不含雙鍵之污染物處理效

率較差 

 反應生成沈澱物可能造成地

層阻塞 

 對DNAPL池有質傳上的限制 

去除 

零價鐵反

應牆(zero 

valent iron 

reactive 

barrier) 

溶解相 

 現地將污染物降解 

 被動式整治，不需額外能源消

耗，操作維護費用低 

 處理效率高 

 可處理濃度範圍廣 

 不需添加其他化學藥劑 

 最終產物為低分子量之碳氫

化合物對生物及環境之危害

較小 

 鐵容易取得且價廉 

 不需地面設備，只需設置監測

井 

 避免抽取整治時所造成受污

染的水與乾淨的水相混合 

 對地不水流況干擾較小 

 整治過程不會產生廢棄物，沒

有廢棄物處理及最終處置之

困擾 

 整治對象僅為溶解相污染物 

 可能產生更具毒性之降解產

物 

 污染團位置需經完整調查及

確定 

 實場操作及監測之相關資料

有限 

 反應牆長期捆作之透水性及

反應性仍須進一步確認 

 反應牆深度受開冗設備之限

制 ， 目 前 大 約 可 挖 深 至

15-22.5 m (50-75 ft) 

Fountain 

(1998) 

U.S.EPA 

(1997) 

U.S.EPA 

(1998a) 

U.S.EPA 

(
1998b) 
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3.3.6 奈米零價鐵直接注入污染復育法之優勢 

奈米零價鐵污染整治技術有別於傳統零價鐵粉被動式反應壁方法，而是將奈米零價鐵

與水混合製成奈米零價鐵水漿灌入含水層。進入含水層後，奈米零價鐵藉地下水流場傳輸

到目標污染區。由於灌入井個數、方位排組、灌注率及深度可依場址水文地質變化及污染

物流佈情況選擇及設計，奈米零價鐵整治技術比傳統反應壁更具適變性及主動性。

Gavaskar 等人[137]在美國新澤西州一含有 TCE 的非受壓含水層，Elliott 等人[138]在美國

北卡洛蘭納州淺層破裂岩層，進行奈米零價鐵灌注實驗的 pilot study。這兩組實驗顯示在

特定實驗情況下(1)奈米零價鐵可用一般水井灌入含水層，唯需要在井中進行攪動以避免

鐵粉聚集成塊狀物，(2)奈米零價鐵在地下水中的活性可達 4 至 8 週之久，(3)奈米零價鐵

最遠傳輸距離大約可達 20 m，及(4)注入兩三天後，99%的 TCE 即被清除[117]。 

儘管奈米零價鐵整治技術有一定的優點，但它們在地下水中的流佈與傳輸機制尚未被

充分瞭解。缺乏此種知識則無法確定此技術的發展潛力及實用限制；舉凡含水層水文地質

特性對傳輸距離及影響範圍的評估，水漿灌注井個數、方位排組、灌注率及深度之最佳設

計，是否造成地下水質的二次污染或其他不利結果…等皆無法有效進行之。奈米零價鐵整

治技術的先驅，深入瞭解奈米零價鐵微粒在地下水中之反應機制及傳輸性，將有助於此復

育技術之潛力及應用限制”。因為奈米零價鐵大小屬原/分子級，自此觀點來看，它們在水

中的移動似乎接近溶解相行為。但它們實際上是以懸浮微粒形式存於水中，它們在水中的

移動似乎又類似膠體活動。Gavaskar 等人[137]在 piolt study 中並未直接監測奈米鐵粒子的

遷移，而是地利用地下水中總鐵(Fe Total)及二價鐵(Fe
2+

)濃度推算奈米鐵的傳輸距離。此

一方法易受到背景水質之 Fe
2+濃度干擾。雖然氧化還原電位(ORP)可協助判斷 Fe

2+濃度是

否由零價鐵氧化而成，但 Gavaskar 等人[137]推算出零價鐵平均速率(0.8 m/d)比地下水平

均速率(0.3 m/d)要大 2.7 倍，然而並無明確解釋理由或證實真偽。因此如何有效監測奈米

零價鐵在含水層中的傳輸亦是一重要且待解決的問題。本計畫之目的是調查並瞭解奈米零

價鐵在地下水中的流佈及傳輸機制，和發展有效之處理與監測技術。 

 

3.4 地電阻影像剖面法原理 

電阻法(electric resistivity method)或稱為直流電阻法(direct current resistivity method)或

地電阻法(geoelectric resistivity method)。是利用直流電通入地層以量測地下地層電阻率，

並依此判定不同物質的界面，所測得的結果即地電阻率剖面。影響地層電阻率的因子有組

成礦物、顆粒大小、組態、以及地層之含水量與水中所含物質，當地層有明顯的電阻率對

比，就適用於直流電阻法。當連續相繼續向下移動時，遇到細粒砂層或岩盤時則會形成

DNAPLs 池。比較飽和土壤的電阻及 DNAPLs 電阻發現此污染物的電阻率遠大於原始地

層電阻率， 本研究計畫即利用此特性來藉著地電阻影像法探測高濃度的 DNAPL 池。利
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用 RIP 可以高濃度的 DNAPLs 池為探測目標，針對 DNAPLs 高電阻的特性藉著地電阻影

像法對此污染物做測勘，可以訂出 DNAPLs 在該地地層中污染的深度，並能有效而準確

地推論污染物在地層中的分佈範圍。常見的不同地層岩性及不同含水狀況時所對應的電阻

率分佈情形，如圖 3.17。 
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圖3.17 不同地層岩性所對應電阻率分佈範圍[152] 

直流電阻法[151]發展迄今已近百年，其理論或解釋技巧及資料處理均已發展至成熟

階段，在一維構造的研究中，垂直探測法(vertical electrical sounding)使用得相當普遍。直

流電阻法之施測原理，為利用直流電或低頻交替直流電經由一對電流極 A、B 將電流通入

地下，建立人為電場。藉由地層間介質不同和導電性之差異，再利用另一對電位極 M、N

測量電場在 M、N 之間造成的電位差，由此求出地層視電阻率(apparent resistivity)，進而

估算地下地層的導電性分佈。影響地層電阻率的因子有組成礦物、顆粒大小、組態以及地

層之含水量及水中所含物質，當地層有明顯的電阻率對比，就適用於直流電阻法。在一電

性均質等向電阻率為 ρ 的半空間介質中，如圖 3.18，由點電流源通以強度為 I 的電流，則

在距離 R 之任一點的電位為 

 

V=ρI / 2πR           (3-4) 

由通入地下的電流強度(I)、電位極間的電位差(ΔV)以及電流極與電位極間的相對位

置，經數學推導，即可得到ΔV、I、電極間相對位置與地電參數(厚度與電阻率)之間的關

係式。假設一任意四極排列，圖 3.19 所示，以 A、B 極通電流及 M、N 極度量電位差，

其關係式為： 
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   (3-5) 

 
圖3.18 直流電阻法單電流極、電位極在均質半空間示意圖[152] 

由通入地下的電流強度(I)、電位極間的電位差(ΔV)以及電流極與電位極間的相對位

置，經數學推導，即可得到ΔV、I、電極間相對位置與地電參數(厚度與電阻率)之間的關

係式。假設一任意四極排列，圖 3.19 所示，以 A、B 極通電流及 M、N 極度量電位差，

其關係式為： 

   (3-5) 

式中 ΔV : 電位極間的電位差  

ρ : 介質的電阻率  

I : 通入地下的電流度  

AM，BM，AN，BN: 電流極至電位極間的距離式(3-5)可縮寫為式(3-6) 

           (2-6) 

式中  

K 稱為幾何排列因子(geometric factor)，依電極間相對位置而定。 

由於地層實際上並非均質半空間介質，真實的地層可能由多層組成，因此根據式(3-6)
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算得的電阻率稱為「視電阻率」(apparent resistivity, ρ )表示為： 

ρ =            (3-7) 

通常視電阻率並不一定是地下各電性地層的真實電阻率，而是表示在對應之電極排列

下，所有小於此深度之電性地層的綜合效應。地下各電性地層的電阻及厚度需要經過資料

處理才可求得。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖3.19 直流電阻法任意四極排列示意圖，A、B表電流極，M、N表電位極[153] 

雙極排列法(pole-pole array)類似傳統的四極排列法，但是卻將其中一個電流極和一個

電位極固定於無限遠處，如圖 3.20。於野外施測時，遠極位置為最大測深的十倍以上，另

外兩極將其中一極當作電流極，另一極為電位極，此時電流極固定不動，只移動電位極，

等到電流極和電位極無法再展開時，再移動電流極，重複這些步驟，就可以得到地層由淺

至深的電阻率變化。雙極排列法所受到的地形限制較小，資料品質穩定可靠，並且在施測

時可以減少更換電極的數目，以達到節省施測時間的效果。 

 

圖3.20 雙極排列法示意圖[153] 
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V
K
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3.5 地下水傳輸理論 

地下水場中，控制水流傳輸過程的因素包括孔隙結構大小、邊界條件，物質的類型、

幾何形狀等，以受到對流 (advection)、擴散 (diffusion)、延散 (dispersion)及毛細作用

(capillarity)等傳輸機制影響表現出來，在此描述基本傳輸機制： 

 

對流：對流的主要原因是受地下水流動而被帶動的現象。以 Darcy’s Law 描敍[153]： 

 

Q=流量，表示單位時間內水流過的體積 

K=地質的透水係數，表示地質的透水性好壞，為單位時間內流過的距離 

A=水流過的截面積； h=兩水頭間的高度差； =兩水頭間的水平距離 

=水力梯度，表示趨動水流力道的大小 

擴散：物質因不同位置間有不同濃度而造成物質從高濃度向低濃度移動的現象。物質分子

間因熱而造成的熱擾動形成布朗運動使得分子有著向四面八方不規則移動，而高濃度移動

的分子數量比低濃度移動的分子數量多，因此整體看來為物質從高濃度向低濃度移動，此

即是擴散作用(diffusion)。由Fick’s Law描敍[154]： 

 

J=流通量，表示單位時間單位面積內流過的莫爾數 

D=擴散係數，物質單位時間內所走的距離 

C=不同濃度間的濃度差； x=不同濃度間的距離差； C/ x=濃度梯度，表示

趨動力 

延散：Dracy’s law是以巨觀方式討論地下水從某一位置到某一位置間的流動，而在討論微

觀狀態下也就是地下水在多孔細介質中的流動情形時並無假設，因此用延散(dispersion)，

以想辦法彌補對流(advection)的不足。以Fichian dispersion描敍[153]： 

mdisp = - Ddisp  

m=機械延散；Ddisp =V×α；V=地下水平均流速 

α=延散係數用以代表延散的強弱，原假設 α 與地質材料性質有關，但實驗後發現 α 只與實

驗傳輸距離有關 

=濃度梯度，表示趨動力 

毛細作用：毛細作用明顯發生於孔細很小的通道中。在污染物傳輸中，毛細壓的簡單定義

就是發生在潤溼相與非潤溼相之間的壓力差[154]： 

Pc=Pnw ﹣Pw 

Pc =毛細壓 
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Pnw =在非潤溼流體中的壓力 

Pw =在潤溼流體中的壓力 

 

3.5.1 污染物於地下水體傳輸行為 

污染物受到地下水流動影響其分部受到許多影響，但通常做了以下幾種假設[153]： 

1. 含水層為均質。 

2. 地下水流動為穩態。 

3. 溶質傳輸受到影響包括：對流、擴散、延散。 

4. 溶質會衰減，或受到吸附。 

Bear 提出溶質在多孔隙介質中數學傳輸模式，可以用來探討溶質在地下水含水飽和

層中的傳輸行為[154]： 

(Ddis )−v +Dm(
2
C)−λ −R 

C=溶質或流體中某成份在觀測點的濃度 

n=有效連通孔隙率 

F=單位體積固相介質所吸附之溶質質量 

Ddis=機械延散係數 

v=孔隙流速 

Dm=分子擴散係數 

λ=衰變因子(針對放射性物質而言) 

R=化學反應造成之溶質損失 

若不考慮溶質之核衰變、化學反應及忽略分子擴散。僅考慮溶質濃度動態分佈主要由

對流、延散及吸附作用影響，方程式可簡化成： 

(Ddis )−v  

此方程式為溶質傳輸模式最常使用之溶質濃度分佈方程式。 

 

3.5.2 目前含鹵素有機廢棄物處理技術情形之比較 

目前國內外對於工業上含鹵素有機物之處理方法與研究，有熱處理方法、生物分解

法、高等氧化化學法、熱脫附再生法、可見光還原脫氯法、光裂解法等[155-157]。 

 

3.5.2.1 熱處理方法 

熱處理方法包含有焚化及熱裂解，此方法廣泛應用在有害工業廢棄物之處理，但由於

要求焚化溫度高(約 1100℃)耗能甚鉅，因此效果雖好，但都很不經濟，尤其是面對低濃度、

含水量高之廢棄物則更不適用。且含鹵素有機廢棄物燃燒，會產生強酸的氯化氫腐蝕爐
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壁，成本高且可能產生毒性含鹵素之有機副產物[158-161]。 

 

3.5.2.2 熱脫附再生法 

亦有許多利用活性碳或沸石做為吸附材質，再以熱脫附再生法加熱脫附有機物之相關

研究。然而，加熱會造成吸附材質損耗高，且利用熱脫附回收再利用效率並不高，所以就

經濟效益方面考量下，處理效果並不顯著[162]。 

 

3.5.2.3 生物分解法 

生物分解法是一熱門之研究課題，在處理上相當節省處理經費，但環境因子影響微生

物活性甚巨，環境因子包括：微量有機或無機養份的含量、氧氣濃度、氧化還原電位、pH 

值、水飽合的程度、土壤之水力傳導係數、滲透壓(包活溶解的固體)、溫度、競爭(包活毒

性及生長上的限制)、優勢種及污染物的濃度及種類等[163]。另外，因生物復育程序中存

有某些特殊因素無法克服，如優勢種、微生物群競爭、地下水鹽化等。若使用實驗室培養

微生物種，有產生操作上異常的可能。若採用土壤中原有微生物處理污染物，則應可降低

操作上之困難，此種改良土壤環境以強化微生物活性，以分解污染物的方法即所謂微生態

調理生物復育方法。 

 

3.5.2.4 高等氧化化學法 

高等氧化化學法則多數依賴高能之紫外光源及TiO2催化劑或UV/O3/H2O2等程序之混

用，在水處理及消毒方面已有不少成功應用實例，但對於含鹵素量高、不易被氧化之含鹵

素有機化合物效果則較不顯著。為使用半導體來進行光催化反應的研究，也就是所謂的紫

外線/光觸媒程序。因其可藉由光的激發產生電子/電洞對，並經由鏈鎖反應，生成具高氧

化力的氫氧自由基(OH·)，以達到將有機物污染物分解進而達到礦化的目的[164]。一般常

用的光觸媒有 TiO2、CdS 及 ZnO 等，但因 TiO2 具有較佳的光化學活性、價格低廉與穩定

性高等優點，故為大部分學者所採用。但其方法是利用 UV 高能量來分解，耗能甚鉅。 

 

3.5.2.5 可見光還原脫氯法 

光化學還原脫氯是透過妥善選擇之光感劑做為反應媒介，有效率的運用太陽光能來激

發光感劑之電子，在供電子試劑的存在基礎條件下，經由電子轉移反應機制，可使含氯有

機物進行光化學還原反應，進而達到含氯有機物脫氯之目的。其處理速率與其他方法相較

之下較慢，但因藉由自然界中的物質做為媒介，以太陽光做為反應之能量，因此於處理費

用上成本相當低，可適合用於污染場址的整治復育上，惟未能完全清楚了解其脫氯過程之

反應機制，反應後有醛類之產物，目前尚在研究中，但相當具有研究之價值[165]。 

 

3.5.2.6 微波處理法 

微波處理法是透過低能量損失且耐熱的硼矽玻璃反應器，並在 2.45GHz 低微波能量
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的電磁場基礎條件下，添加粒狀活性碳做為有機物之吸附劑與微波處理媒介。由於微波在

活性碳孔洞介面多次部份反射而提高溫度，藉由空氣中之水分，使有機物經由蒸氣蒸餾作

用而脫附，並由粒狀活性碳間所產生的高溫弧光進行分解反應，進而達到有機物去除之目

的。其處理效果快速且對寸土寸金、土地有限之台灣而言，未來相當具有潛力[165]。 
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四、研究方法與過程 

4.1 實驗步驟 

4.1.1 奈米零價鐵合成及表面改質： 

奈米零價鐵之合成主要是以硼氫化鈉還原法，產生 20-50 nm 之奈米級奈米零價鐵。

但因奈米零價鐵微粒具強磁性，非常不易分散，其應用性大為減少，故研發有效的分散

技術，並能完全分散於水相，以便應用於奈米零價鐵在地下水孔隙介質之流佈與傳輸研

究。奈米零價鐵與界面活性劑或高分子分散劑間的界面作用，主要由界面面積與界面強

度所決定，其中界面面積與奈米零價鐵顆粒大小有關，面界面強度則與奈米零價鐵與界

面活性劑或高分子分散劑間之鍵結有關，並且其強度對奈米零價鐵顆粒之形變量、破壞

行為、及巨觀的機械性質，都有重大影響，因此在奈米零價鐵顆粒與界面活性劑或高分

子分散劑間，界面強度亦為一重要的考慮因素。添加界面活性劑或高分子分散劑對奈米

零價鐵顆粒的表面處理，一般可區分為四大類：(a)非反應性表面處理；(b)反應性表面處

理；(c)高分子潤濕吸附奈米零價鐵顆粒表面；(d)彈性界面層形成於奈米零價鐵顆粒表面

[61-75,83]。最常使用之表面處理方式為第一類，亦即將低分子量有機物質，又稱為界面

活性覆蓋於奈米零價鐵顆粒表面。通常此等偶合劑(coupling agent)同時具有極性之親水

基，及疏水基。而極性親水基易吸附於奈米零價鐵顆粒表面並易生成離子鍵；而疏水基

雖然與非極性高分子基材較為相容，但是顆粒之濕潤度(wettability)反而減低。奈米零價

鐵顆粒之表面處理，可以降低顆粒與顆粒間的聚集度，但高分子基材與奈米零價鐵顆粒

間之界面作用強度亦會減弱。另一方面，界面活性劑或高分子分散劑濃度亦不應過高或

過低，濃度過低則表面處理之效果不大，若濃度過高則部分界面活性劑或高分子分散劑

僅以物理性吸附於奈米零價鐵顆粒表面，在混煉過程中易與奈米零價鐵顆粒分離，反而

會對奈米零價鐵顆粒表面性質造成負面影響。最佳之界面活性劑或高分子分散劑濃度應

可完全覆蓋奈米零價鐵顆粒表面，並形成化學鍵結。至於反應性表面處理，則是藉界面

活性劑或高分子分散劑與顆粒表面及界面活性劑或高分子分散劑同時形成化學鍵結，以

改善界面活性劑或高分子分散劑與奈米零價鐵顆粒間之界面強度[84-93,113-117]。圖 4.1

為奈米零價鐵合成之實驗流程、圖 4.2 為奈米零價鐵烘乾與惰化保存。 

奈米零價鐵合成與改質分為三部分：(1)奈米零價鐵合成；(2)奈米零價鐵惰化與保

存；(3)奈米零價鐵表面改質。 
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4.1.1.1 奈米零價鐵合成 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 4.1 奈米零價鐵合成之實驗流程 

 

4.1.1.2 奈米零價鐵烘乾與惰化保存 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.2 奈米零價鐵烘乾與惰化保存 

 

 

惰化後將奈米零價鐵放入絕氧操作箱保存 

 

 

烘乾後以針頭在血清篩上插入小孔使少量空氣流入惰化表面 

 

 

以針頭通氬氣穿過血清篩並以燈照法烘乾(140℃) (圖 4.6) 

 

 

酒精清洗過之奈米零價鐵置於錐形瓶並以血清篩封口 

 

 

通氬氣烘乾 

 

 

產物用離心取出，並用試藥級酒精清洗 2 次 

 

再持續攪拌 20 min 

 

 

 

加入 1.8 g 之 NaBH4 粉末 

 

 

用 3.8 M 的 NaOH 調整 pH 值至大約 6.8 

 

10 g硫酸亞鐵溶於 100 mL溶液中(30%乙醇 70%去離子水) 
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4.1.1.3 奈米零價鐵表面改質 

表面改質劑實驗所使用之藥品選取主要三種：(1)油酸、(2)聚乙二醇、(3)聚乙基亞胺，

分別詳述於下[70-73]： 

 

A. 油酸 

油酸(oleic acid)又名 9-十八烯酸（cis-9-octadecene acid）(CH2)7CH=CH(CH2)7COOH。

當作甘油酯(glyceride)含於一切動植物油中，尤其是橄欖油等油脂類的主要成分之一。無

色微臭的油狀液體。mp:14˚C，bp:360˚C 不溶於水，溶於有機溶劑，比重:0.898，放置於

空氣中則漸漸吸收氧而著色，發出酸敗臭味。還原會變成硬脂酸(stearicacid)，異構化而

變成反式的油酸。是軟皂、潤滑油的原料，應密封保存於暗處[70]。 

 

B. 聚乙二醇 

聚乙二醇 (polyethylene glycol)又名環氧乙烷聚合物，簡稱為 PEG。以通式

-(OCH2CH2)n-OH 所示的分子量 200 以上的聚醚，也有達到分子量 10000 以上的高聚合

度。工業上的製法是在 Friedel-Crafts 型觸媒、酸或鹼觸媒共存下利用環氧乙烷的開環聚

合而製造。高分子量則穩定，揮發性、無臭，結晶性佳。因醚基的親水性的關係，易溶

於水，不溶於脂族烴，但可溶於許多芳族烴中，分子量 4,000-6,000 間溶解度可達 50%以

上。單獨或混合作為潤滑油、溶媒、醫藥基劑，同時也廣泛當作橡膠、食品、藥品、化

粧品、紙、石油化學工業的中間體使用。分子量 700 以下者呈透明或乳白色的液體，1,000

以上者呈脂膏狀或蠟狀。液狀聚乙二醇的酯化主要是當做非離子界面活性劑，而固體狀

環氧乙烷聚合物主要是當橡膠、藥品、纖維工業等的原料[71]。 

 

C. 聚乙基亞胺 

聚乙基亞胺(polyethyleneimine)簡稱 PEI 由兩個碳原子與一個氮原子的單體結構所組

成，經由鏈成長反應聚合而成，是一種多分枝的帶正電荷鏈狀高分子，主要含有 25%一

級胺、50%二級胺、25%三級胺，呈弱鹼性、親水性，於水中溶解度可達 50%。早期用

在處理紙或紡織品。透明液體，無色無味，比重 1.08，常溫常壓下安定性良好，避免強

氧化劑，分解會產生 CO、CO2、NO，液體與蒸氣易燃會剌激眼睛及呼吸系統。在自然

環境下於土壤中會快速揮發掉；於中性水中，5 個月內會完全水解，於酸性水中更快；

在大氣中會與氫氧自由基反應，半衰期為 1.5 天。由於它可與帶負電荷之蛋白質和核酸

形成靜電吸引力，因而在生化上常被使用，如圖 4.3 所示[72,73]： 
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圖 4.3 聚乙基亞胺結構[72] 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 4.4 奈米零價鐵分散於水相之實驗流程 

 

4.1.2 奈米零價鐵微粒水中分散與懸浮實驗 

比較三種藥品後，以表面改質劑作為奈米零價鐵分散於水中之表面改質藥品，量測

不同濃度表面改質劑包覆零價粉後之零價鐵粉之懸浮時間(請參見圖 4.4 至圖 4.7)。 

 

 

攪拌使表面改質劑水溶液與零價鐵粉均勻接觸 

 

 

 

以超音波振盪使聚集零價鐵粉分散 

 

 

 

加入 1 g 奈米零價鐵 

 

 

取 0.1 g 表面改質劑加入 100 mL 水中稀釋 
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圖4.5 以不同濃度表面改質劑包覆零價粉後量測懸浮時間實驗流程 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.6 奈米零價鐵粒子燈照烘乾示意圖 

 

 

 

靜置觀察 

 

 

以超音波振盪 90 min 使聚集零價鐵粉分散 

 

 

分別加入 0.2 g 奈米零價鐵粉 

 

 

濃度配置 100, 250, 500, 800, 1,000, 2,000, 3,000 ppm 

 

 

配置 100 mL 表面改質劑不同濃度水溶液 
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4.1.3 零價鐵粉以表面改質劑包覆後表面改質劑於水中溶解速率 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.7 包覆於零價鐵粒子表面之面改質劑溶解速率實驗流程 

 

4.1.4 奈米零價鐵處理受有機氯污染採樣水體實驗 

利用處理受有機氯污染採樣水體實驗比較改質前與改質後率，實驗分二部分：A.未

改質奈米零價鐵處理受有機氯污染採樣水體；B.以面改質劑改質奈米零價鐵粒子處理受

有機氯污染採樣水體(請參見圖 4.8 及圖 4.9)。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

利用總有機碳分析儀判定水中所含總有機碳濃度 

 

以 150 rpm 之轉速進行攪拌，使其均勻溶解 

 

 

取適量包覆表面改質劑之奈米零價鐵粒子，加入 500 mL

蒸餾水 

 

 

使用燈照法烘乾並觀察其變化 

 

 

利用超音波震盪器震盪離心管，使 Fe
0
均勻分散在溶液中 

 

 

取適量 Fe
0
加入上述濃度之表面改質劑溶液中 

 

 

配製濃度 800 ppm 之表面改質劑水溶液 500 mL 
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A.未改質奈米零價鐵處理受 DNAPLs 有機氯污染採樣水體 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.8 未改質奈米零價鐵處理受DNAPLs有機氯污染採樣水體 

 

 

B.以面改質劑改質奈米零價鐵粒子處理受 DNAPLs 有機氯污染採樣水體 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.9 以表面改質劑改質奈米零價鐵處理受DNAPLs有機氯污染採樣水體 

 

 

 

 

分離之固體(烘乾)及液體分開保存 

 

 

 

反應完之溶液抽氣過濾 

 

 

兩溶液混合攪拌 1 day 

 

 

取 1 g 零價鐵加入適量表面改質劑改質 

 

 

取 100 mL 採樣水體加入 1 L 蒸餾水 

 

 

 

分離之固體(烘乾)及液體分開保存 

 

 

處理後之溶液抽氣過濾 

 

 

持續攪拌 1 day 

 

 

加入 1 g 未改質奈米零價鐵 

 

 

取 50 mL 採樣水體加入 500 mL 蒸餾水 
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4.1.5 奈米零價鐵處理含氯有機物水溶液批次實驗 

利用處理 DNAPLs 含氯有機物水溶液(三氯乙烯、四氯乙烯及 1,2-二氯乙烷)實驗比

較改質前與改質後奈米零價鐵降解效率，實驗分二部份：(1)未改質奈米零價鐵處理 3 種

含氯有機水溶液；(2)經面改質劑改質奈米零價鐵處理 3 種 DNAPLs 含氯有機水溶液(請

參見圖 4.10 及圖 4.11)。 

4.1.5.1 未改質奈米零價鐵處理 DNAPLs 含氯有機水溶液 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.10  未改質Fe(0)處理DNAPLs含氯有機水溶液實驗流程 

 

4.1.5.2 改質奈米零價鐵處理 DNAPLs 含氯有機水溶液： 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖4.11 改質Fe(0)處理DNAPLs含氯有機水溶液實驗流程 

濾除抽取液之奈米零價鐵，以 GC 測量濃度 

 

 

 

抽取 10 mL 溶液(1-5, 10-30, 60-600 min, 24 h) 

 

 

 

二溶液混合後濃度為 50 及 100 ppm，持續攪拌 1 day 

 

 

配置 3 種含氯有機水溶液 50 mL 

 

 

配置改質奈米零價鐵懸浮溶液 450 mL 

 

 

濾除抽取液之奈米零價鐵，以 GC 測量濃度 

 

 

 

抽取 10 mL 溶液(1-5, 10-30, 60-600 min, 24 h) 

 

 

 

持續攪拌 1 day 

 

 

取 2 g 零價鐵加入各含氯水溶液 

 

 

以 TCE,PCE 及 1,2-DCE 配置(50, 100 ppm) 1 L 含氯水溶 
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自然環境提貢地層電阻率的材料可分為固態材料，及流態材料二類。固態材料，如

金屬礦床，含有導電物質且接觸良好就呈現低的電阻率。一般地層之固態顆粒多為非導

體，在乾燥狀況下，電阻率高接近絕電物質。地下水則是地層中主要導電的流態材料。

地下水中之導電粒子(如離子)愈多，導電愈好。例如海邊的地層和受導電廢水污染的地

層都呈現低電阻率。就一般地層而言，地層的電阻率可反應地下水之導電狀況。可用於

研究地下水傳輸的行為。奈米零價鐵通過砂箱定點時會增加該點的局部性電導，而地電

阻影像剖面法(resitivity image profiling, RIP)是一項傳統的地球物理探勘方法，技術及儀

器設備均臻成熟。所以我們將使用地電阻儀來偵測各定點的電阻率變化，發展和評估此

技術用於監測奈米零價鐵的傳輸行為[5,6,8,9,142,143]。一般野外用地電探測儀器有很精

確測量設計，但須供應大電流，其最小的輸出電流 1-2 mA 也比砂箱實驗所需的電流大

數十倍。因此，應用野外地電阻探測儀作砂箱實驗時需改變輸入砂箱的電流，此需求可

用分流電路設計達成。我們有三組野外用地電探測儀。其中較輕便的一組 (型號

McOHM-EL，日本 OYO 公司製造)較適合本研究使用。它的電位解析度為高精度的 1 

μV，最小的輸出電流為 2 mA 交替式直流電。經分流電路(自行設計)可得需求的電流強

度。另二組型號 McOHM-21 與 McOHM profiler 4，電位差精度分別是 6 μV 與 1 μV。但

體積與重量及接點都較大，在第一組儀器故障時可代用[143]。 

 

4.1.6 地電阻影像剖面法測定： 

調製不同奈米零價鐵水漿濃度，用地電阻儀量測各濃度的電阻，決定奈米零價鐵濃

度與電阻的關係曲(直)線。為暸解溴離子是否會影響電阻率，調製不同溴濃度，用地電

阻儀量測各濃度的電阻，決定溴濃度與電阻是否有關係，若有則決定其關係曲(直)線。

進一步確認溴與奈米零價鐵混合時是否會產生聯合效應，改變已知的奈米零價鐵濃度與

電阻關係，亦將混合已知濃度的溴與奈米零價鐵，量測、決定電阻關係。本研究採用美

國 AGI 製造的 Super Sting R8 地電測勘儀，如圖 4.12，透過電極棒傳送電流至地下，並

依地下地層之電性差異(電阻率)來解釋地底下構造，野外施測相關配備如下： 

 

(1)主機(Sting)和 SWIFT 

(2)衛星定位系統(GPS) 

(3)電纜線(cable) 

(4)電腦(須具備 RS232 連接埠) 

(5)內極電極棒及遠極電極棒 

(6)遠極線(pole-pole array 使用) 

(7)12 V 鉛蓄電池數個 

(8)電壓計(量測遠極是否通電) 
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圖4.12 Super Sting R8地電阻儀施測示意圖[155] 

 

接地電阻儀 - 接地電阻儀特性： 

1. 雙鉗法/地樁法雙重測量方式：適合任意接地場所，多點或單點接地，都可正常測試。  

2. 抗干擾能力強：自產生高頻電流，從而過濾市電中 50 Hz、100 Hz 等諧波干擾電流，

即使在 500 kV 變電站環境下，也能精確測量。  

3. 測量範圍廣、解析度高：量程從 0.01 Ω～1000 Ω，解析度 0.01 Ω，對 0.7 Ω以下

接地電阻，也能準確測量。 

4. 大鉗口設計：鉗口直徑 50 mm，滿足用扁鐵/鋼作接地引線的情況。 

 

接地電阻儀―注意事項： 

1. 存放保管本表時，應注意環境溫度濕度，應放在乾燥通風的地方為宜，避免受潮，應

防止酸鹼及腐蝕氣體。 

2. 測量保護接地電阻時，一定要斷開電氣設備與電源連接點。在測量小於 1 Ω 的接地電

阻時，應分別用專用導線連在接地體上。 

3. 測量大型接地網接地電阻時，不能按一般接線方法測量，可參照電流表、電壓表測量

法中的規定選定埋插點。 

4. 測量地電阻時最好反覆在不同的方向測量 3～4 次，取其平均值。 

5. 本儀錶為交直流兩用，不接交流電時，儀錶使用電池供電，接入交流時，優先使用交

流電。 

6. 當表頭左上角顯示「←」時表示電池電壓不足，應更換新電池。儀錶長期不用時，應

將電池全部取出，以免鏽蝕儀錶。 
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4.2 重要儀器之配合使用情形 

本研究乃利用 X 光繞射儀(X-ray diffraction, XRD)及高解析度穿透式電子顯微鏡

(high-resolution transmission electron microscopy, HRTEM)鑑定奈米零價鐵合成及改質前

後微粒之晶體結構及顆粒大小；場發射掃描式電子顯微鏡(field-emission scanning electron 

microscopy/energy dispersive spectroscopy, FESEM/EDS)分析奈米零價鐵合成及改質前後

微粒之表面特性與元素鑑定；原子吸收光譜(atomic adsorption spectroscopy, AA)、感應耦

合電漿質譜分析儀(induced couple plasma/mass spectroscopy, ICP/MS)及化學分析電子光

譜儀(electron spectroscopy for chemical analyzer, ESCA 或 X 光光電子光譜儀(X-ray 

photoelectron spectroscopy, XPS)分析 Fe 重金屬成份與氧化價數；固態核磁共振儀

(solid-state magnetic resonance, SSNMR)測定奈米零價鐵合成及改質前後微粒之 13
Ci 及

57
Fe 結構與特性；同步輻射之延伸性 X 光吸收精細結構(extended X-ray absorption fine 

structure spectroscopy, EXAFS)光譜研究奈米零價鐵合成及改質前後微粒之 Fe 原子精細

結構及 X 光吸收邊緣結構(X-ray absorption near edge structure spectroscopy, XANES)光譜

分析探討奈米零價鐵合成及改質前後微粒之 Fe 元素存在之氧化價數及種類。由上述分析

之結果，可進一步深入瞭解奈米零價鐵合成及改質前後微粒之 Fe 元素前後之差異，有利

於瞭解奈米零價鐵合成及改質前後微粒在地下水流動性及分佈情形。此外，由上述之精

密儀器分析結果，亦可能可以推導奈米零價鐵在地下水中之反應機制、路徑及產物分佈。

本計畫擁有相當完善之研究分析工具以利計畫進行，不論在精密儀器設備，實驗場地配

置及測試空間均可取得相互支援配合。分別說明如下： 

 

4.2.1 傅利葉轉換/擴散反射紅外光譜分析(FTIR/DRIFTS) 

奈米零價鐵合成及改質前後微粒之 DRIFTS 擴散反射光譜(diffuse reflectance infrared 

Fourier transform spectroscopy, DRIFTS)樣品槽測定，進行 on-line IR 光譜分析。紅外光是

指全光譜中頻率介於可見光區與微波之間的輻射，其範圍由4,000至666cm
-1

 (0.75-300 μ

m)，一般紅外線吸收光譜主要應用範圍局限於 4,000 至 400 cm
-1 之間。紅外線光譜分析

係利用紅外光照射奈米零價鐵合成及改質前後微粒，當分子振動頻率與所照射之紅外光

頻率相同時，該頻率之紅外光即被吸收，光譜圖上則產生吸收峰。吸附劑各種官能基的

振動頻率不同，相對地其對紅外光之吸收頻率也不同，利用化合物的吸收頻率與樣本之

質量、化學鏈強度及幾何結構有直接關係，可藉由吸收峰之頻率鑑定奈米零價鐵合成及

改質前後微粒之吸附重金屬種類。兩者之比值即為吸收圖譜。奈米零價鐵合成及改質前

後微粒之 DRIFTS 線上偵測，材質為 pyrex 玻璃，視窗(window)為溴化鉀(KBr)。傅利葉

轉換紅外線光譜儀操作特性如下：機型：FTIR, Bio-RAD, FTS-40；偵測器：DTGS 及

DRIFTS；參考光源：He-Ne 雷射光(632.8 μm)；掃描速度：5 KHz；光柵：全開(open)；

延遲：1 秒；掃描次數：64 次；解析度：4 cm
-1；收集波長範圍：4,000-1,000 cm

-1，如圖

4.13 所示。 
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圖 4.13 FTIR/DRIFTS 儀器裝置 

 

4.2.2 原子吸收光譜儀(AA) 

奈米零價鐵合成及改質前後微粒之重金屬種類及含量是採用火焰式原子吸收光譜儀

測定。原子吸收光譜儀之操作特性如下：機型：GBC model 908；配備：微波消化器；分

析波長：Cr-3579 nm；Pb-283.3 或 217 nm；Zn-213.9 nm；Cd-228.8 nm；Cu-324.7 nm。 

 

 

 
圖 4.14 原子吸收光譜儀儀器裝置 
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4.2.3 X 光粉末繞射儀(XRPD) 

X-ray 粉末繞射儀(X-ray Powder Diffractometer, XRPD)，自從 1895 年倫琴發現

X-ray，X-ray 的發展就開始進展快速的應用在單晶結構及材料分析上。因為晶體為原子

有週期性在三度空間的排列，晶格可以看成由一組原子面在某一特定方向重覆排列。我

們通常使用密勒指數(Miller indices)的(hkl)來命名這些原子面。當 ZVINs 粉末試樣在受到

單色 X 光(波長為λ)照射時，當試樣中某些粒子之面間距中之格子面(hkl)，對入射之 X

光剛好傾斜θ角(Bragg’s angle)而符合布拉格定律(Bragg’s law): 

2dsinθ=nλ 

其中，d 為原子面的間距，λ為 X 光的波長，θ為入射角度，n 為常數。所以藉著

X-ray 與物質的交互作用就可以分析材料的結構及組成，如圖 4.15 所示。 

而 X-ray 樣品的準備方式為： 

(1)先將欲測 ZVINs 樣品使用研缽磨成粉末狀。 

(2)準備一石英玻璃，先切成適當的大小(使能放入 sample holder 中)，再將 X-ray 打

到的玻璃附近均勻的塗上凡士林。 

(3)將 ZVINs 粉末樣品均勻的散佈在凡士林上，即完成 X-ray 樣品的準備。 

本計畫所使用之 X-ray 粉末繞射儀採用的機器是日製 MAC Sience, MXP18 旋轉陽極

粉末繞射儀。使用的量測方法是連續模式，樣品放置的轉盤以連續的方式轉動，由即時

量測而得。實驗參數為 50 kV，100 mA，掃瞄速度為每 4°/min，如圖 4.16 所示。 

X 射線是短波的電磁波，遇到晶體即發生繞射現象，繞射強度與晶體內的電子密度

分佈(依原子種類及排列而定)成比例，故依晶體的布拉菲晶格(Bravais lattice)、空間群概

念，並根據繞射現象即可得知晶體結構。X 光線繞射分析可測定奈米零價鐵合成及改質

前後微粒之排列結構及結晶構造，主要原理為利用 X 光照射奈米零價鐵合成及改質前後

微粒所產生之繞射圖形，將繞射圖譜強度與繞射角度(2θ)與 XRD 標準圖譜(Joint 

Committee on Powder Diffraction Standards, JCPDS)比較，便可決定奈米零價鐵合成及改

質前後微粒之結晶之種類及結晶度。奈米零價鐵合成及改質前後微粒以 XRD 作晶體結

構分析後，所得的繞射圖形與美國材料學會(ASTM)XRD 標準圖譜比對，鑑定晶體的種

類與構造。X 光繞射儀之機型：MAC Sience, MXP18；掃描速度：4°/min； 2θ：5°-80

°；能量：2,000 kV；吸收強度：10,000。 
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圖 4.15  X 光繞射儀之基本原理 

 

 

 

圖 4.16 X 光繞射儀裝置 

 

 

4.2.4 場發掃描式電子顯微鏡(FESEM/EDS) 

場發掃描式電子顯微鏡(field-emission-scanning-electron-microscopy, FE-SEM)是用來

分析奈米零價鐵合成及改質前後微粒之表面與元素鑑定。場發掃描式電子顯微鏡是利用

電磁場偏折、聚焦電子及電子與物質作用產生散射分析物質構造及微細結構，FESEM 可

應用在環工、奈米觸媒、材料、生物、醫學、電子及機械等領域上，除可觀察三度空間

的立體影像外，亦可加裝 X 光之偵測器(如 EDS 或 WDS)，作化學成份的分析，是一高

性能的表面與材料分析利器。場發掃描式電子顯微鏡之廠牌型號為 Hitachi, S-4700, Type 
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II FE-SEM)，放大倍率為 1,000-100,000。因奈米零價鐵合成及改質前後微粒之表面不導

電，需先鍍金，以提高解析度便於觀察，如圖 4.17 所示。 

場發射掃描式顯微鏡，可以幫助觀測 ZVINs 粉末顆粒之大小，形狀，表面結構，或

粒子間的吸著情形，並且還能決定粒子的分佈情形，FE-SEM 最常之運作方式(mode)為

發射電子束方式(emissive-mode)。電子束由燈絲(F)放出，而由約 5-30 kV 之電壓加速，

經過三個電磁透鏡(L1，L2，L3)，這些電磁透鏡使電子束聚集成微小的電子束聚集成微

小的電子束而發射至試片(S)表面，放掃描線圈通常為於 L2 及 L3 之間，使電子束掃描過

試片表面，一般使通過掃描線圈之電流同時通過相對應之陰極射線偏折電子束，而在螢

光幕上產生一相似而較大之掃描動作當作電子束照到試片表面即引起二次電子之發射，

這些二次電子射入偵測器(C)，產生電流經放大而調整 CRT (cathode radiation tube)螢光幕

之亮度。因此自試片表面一點放出之二次電子收集於偵測器中，在 CRT 螢光幕上顯現一

對應點，快速掃描時，即使影像呈現於螢光幕下，如圖 4.18 所示。使用掃描式電子顯微

鏡時，樣品必須以雙面膠固定於樣品台上，並蒸鍍上一層金或鉑，利用金屬層所產生二

次電子顯相。 

FE-SEM 可應用在環工、觸媒、材料、生物、醫學、電子及機械等領域上，除可觀

察三度空間的立體影像外，亦可加裝 X 光之偵測器(如 EDS 或 WDS)，作化學成份的分

析，是一高性能的表面與材料分析利器。 

 

 

圖 4.17 FE-SEM 儀器裝置 
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圖 4.18 場發射掃描式顯微鏡之主要構造 

 

4.2.5 穿透式電子顯微鏡(TEM) 

穿透式電子顯微鏡 (transmission electron microscope , TEM)，是利用電磁場偏折、聚

焦電子及電子與物質作用所產生散射之原理來研究物質構造及微細結構的精密儀器。早

期因為研磨試片的困難及乏應用的動機，所以較少普遍使用。在 1950 年左右，因為試片

研磨的改進、TEM 的分辨率的提高、雙聚光透鏡的應用、電子繞射成相對比理論的發展

及改進試片在 TEM 中的處理，TEM 才廣泛為大家使用。穿透式電子顯微鏡其本體可分

為四部份：(1)照明系統(2)成像電磁透鏡系統(3)試片室(4)影像訊號偵測記錄系統，如圖

4.20 所示。TEM 的主要用途在分辨各種訊號用在晶體結構、微細組織、化學成份、化學

鍵結和電子分布情況分析。 

為了要使用 TEM 來分析我們的樣品，ZVINs 樣品必須先做一些特別的處理： 

(1) 首先要將塊狀的 ZVINs 樣品放入研缽中研磨成粉狀。 

(2) 接下來將部份粉狀 ZVINs 樣品放入錐形瓶中以乙醇或丙酮稀釋，使樣品能溶解

於溶劑中。 

(3) 由於 ZVINs 粉體通常有聚集的特性，所以我們將錐形瓶置於超音波震盪器中，

震盪時間約為 1 h，使粉體分散，同時也使奈米粒子均勻分佈於溶劑中。 

(4) 準備 TEM 放置 ZVINs 樣品的銅網，大小約為 400 mesh，上面鍍有碳膜使奈米

粒子不會穿通過銅網的空隙而過，使用乳頭滴管吸取溶液，將溶液滴於銅網上，等待溶

劑的揮發，即完成 TEM ZVINs 樣品的配製。 

本計畫所使用的TEM儀器為日製Hitachi H-7500型，其放大倍率為 700-200,000X (30 

steps, zoom mode)、50-1,000X (10 steps, low mag mode)，加速電壓為 120 kV，如圖 4.19

所示。 
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圖 4.19 穿透式電子顯微鏡之儀器裝置 

 

4.2.6 感應耦合電漿/原子放射光譜分析儀(ICP/AES) 

感應耦合電漿(Inductively Coupling Plasma, ICP)原子放射光譜分析儀是測定奈米零

價鐵合成及改質前後微粒之重金屬的種類及濃度。將奈米零價鐵合成及改質前後微粒加

入強酸消化液中，緩慢加熱至沸騰，再進行微波消化 8 h 後得澄清酸性溶液，其中消化

液組成是將濃硝酸、過氯酸及氫氟酸以 3：1：0.5 比例混合而成。將澄清液以 0.2 μm 瀘

紙過濾後以 ICP/AES 分析奈米零價鐵合成及改質前後微粒之重金屬濃度。儀器種類及型

號為 Kontron，S-35 及 Jarrell-Ash，ICAP 9000 之感應偶合電漿/原子放射光譜分析儀，如

圖 4.20 所示。 

 

圖 4.20 感應耦合電漿/原子放射光譜分析儀(ICP/AES) 
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4.2.7 化學分析電子光譜儀(XPS or ESCA/Auger) 

化學分析電子光譜儀(electron spectroscopy for chemical analysis, ESCA)或 X 光光電

子光譜儀(X-ray photoelectron spectroscopy, XPS)，其原理是當 X 光由材料表面入射進入

材料內部時，X 光會將原子內的核心電子或鍵結電子激發至高能態，靠近材料表面的高

能態電子，逃逸出材料表面進入真空，這些逃逸出材料表面的電子稱為 X 光光電子。X

光光電子能譜包括各種核心電子、鍵結電子、歐傑電子以及非彈性碰撞電子。其中核心

電子、鍵結電子、歐傑電子的能量，都會因化學元素不同而不同，也會因化學元素的鍵

結狀態不同而不同。所以 XPS 是利用特定能量的 X 光來激發出各金屬內層軌域電子，此

被 X 光激發出的電子稱為光電子。光電子的動能(kinetic energy)僅與各金屬原子的束縛能

(binding energy)有關，因此便可以由能譜上的能峰位置來判定各金屬元素種類。X 光光

電子能譜常用來鑑定觸媒表面的化學反應是否發生，以及反應生成物的種類。當有化學

變化時，原子間的鍵結電荷密度會重新分佈，促使原子內的各個核心電子的能量產生位

移，此能量位移現象稱為化學位移(chemical shift)。各個核心電子的化學位移可由 X 光光

電子能譜直接測出，藉此可判斷反應生成物的種類。一般的 X 光光電子能譜儀具有

0.3-1.0%的濃度靈敏度，200 μm 的空間解析度，以及 0.8-1.0 電子伏特的能量解析度。

X 光光電子能譜儀的裝置共有真空系統、光源、試片操縱裝置、電子能量分析器以及數

據擷取等 5 大項。 

XPS 可用來鑑定奈米零價鐵合成及改質前後微粒之重金屬成份與氧化價數。光電子

的動能僅與各金屬原子的束縛能(binding energy)有關，故可以由能譜上的能峰(peak)位置

來判定各金屬元素種類。因為每種化合物中組成原子的陰電性(electronnegativity)不同，

所以對電子束縛能便有所不同。由於陰電性不同而造成能譜上能峰(peak)移位稱為化學偏

移(chemical shift)，化學分析電子光譜便藉此特性來鑑定化合物的種類。X 光光電子光譜

儀廠牌型號：VG Scientific, Fison ESCA 210；操作條件：其中光激源：Mg Kα (1253.6 

eV)；分析器：CMA(cylindrical mirror analyzer)；濺射槍能量：3 及 5 kV 的 Ar+離子槍；

分析元素：全譜圖、各金屬 2p 及 O1s。並以 C1s(284.6 eV)做整圖譜之校正，如圖 4.21

所示。 
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圖 4.21X 光光電子能譜儀儀器裝置 

 

4.2.8 氣相層析質譜儀(GC-MS) 

氣象層析質譜儀(Gas Chromatograph Mass Spectrometry, GC-MS)主要用以分析奈米

零價鐵合成及改質前後微粒。原理：將樣品以注射器注入管柱中，經加溫氣化後，由載

流氣體帶動於管柱中進行分離。樣品需稍具揮發性及熱穩定性，以免沉積於注射器或管

柱中，或避免於分析過程中變質或熱分解。GC 的流動相及樣品都是氣態，其靜相為均

勻塗佈在多孔的惰性材料上的不揮發液體。GC 層析管柱：填充管柱的材料可為矽膠、

氧化鋁、不鏽鋼、鎳、鋁、銅，但以矽烷化(cilanization)後表面呈惰性的矽膠較為完全，

其次為鎳、不鏽鋼等，顆粒較小的熔融石英管柱(fused silica)亦大量應用於毛細管層析技

術，本研究計畫使用之 GC-MS 型號為 Aligent 6890N/5973N，層析管柱為 DB-5MS 的層

析管柱(35 m, 0.53 μm)，並使用質譜儀偵測器進行樣品分析，有關氣相層析質譜儀操作

條件及外型，如表 4.1 及圖 4.24 示： 

 

表 4.1 GC-MS 操作條件 

Detector Quadruple mass spectrometer 

Flow rate 10 mL/min 

Fnjection temperature 260 ℃ 

Detector temperature 260 ℃ 

Temperature gradient initial temperature 80 ℃ 

Rate 15 ℃/min 

Final temperature 250 ℃ 

 

 

 



69 

 

 

 

圖 4.22 GC-MS 儀器裝置 

 

4.2.9 X 光吸收光譜儀(XAS) 

奈米零價鐵合成及改質前後微粒可利用同步輻射之(XAS 分析包括 EXAFS 及

XANES 光譜)研究 Fe 金屬原子精細結構及 XANES 分析探討 Fe 金屬原子存在之氧化價

數及種類。X 光吸收光譜在新竹國家同步幅射研究中心(National Synchrotron Radiation 

Research Center，NSRRC)及日本國家同步幅射研究中心(SPring-8)設置及量測。其中

NSRRC 及 SPring 儲存環的能量分別為 1.5 及 8.0 GeV，電子束的電流大小介於 100-200 

mA 之間，Fe 金屬原子之 K 吸收邊緣為 7,112 eV，實驗步驟包括(如圖 4.23 所示)： 

 

 
圖 4.23 同步輻射光譜站之 EXAFS 及 XANES 分析裝置及設施示意圖 

 

1.將奈米零價鐵合成及改質前後微粒淨化、乾燥、磨細及過篩(300 mesh )； 

2.將奈米零價鐵合成及改質前後微粒裝填入樣品槽中、壓平及上膠帶； 

3.將奈米零價鐵合成及改質前後微粒表面與入射X光呈45°，而偵測器窗口的法向量與入

射光方向呈90°；打開光柵欄進行掃描，收集數據。 
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EXAFS數據分析使用軟體為UWXAFS 3.0及FEFFIT 8.0，分析步驟包括： 

1.將奈米零價鐵合成及改質前後微粒淨化、乾燥、磨細及過篩(300 mesh )； 

2.將奈米零價鐵合成及改質前後微粒裝填入樣品槽中、壓平及上膠帶； 

3.將奈米零價鐵合成及改質前後微粒表面與入射X光呈45°，而偵測器窗口的法向量與入

射光方向呈90°；打開光柵欄進行掃描，收集數據。 

 

1.吸收邊緣的背景扣除：將整個光譜減去外插背景，所得光譜在吸收邊緣前端區應接近

一水平直線。 

2.EXAFS區域內平滑背景的扣除：平滑背景必須不能含有任何EXAFS之振動頻率，而背

景扣除後的EXAFS函數應延著一條水平曲線振動而非騎在蛇行狀之曲線上。 

3.正規化處理(normalization)：為了能在相同的基礎上(以每一金屬原子為基礎)進行

EXAFS數據之比較與分析，進行正規化計算，即除以該光譜在吸收邊緣處的躍升量。

如此，不同實驗條件，如厚度或測量方式，造成影響應可排除，同一樣品應可得完重

疊的EXAFS函數，至於不同樣品的EXAFS振幅高低便全取決於Fe金屬元素的局部結

構。正規化處理是以同一個吸收邊緣躍升量△μχ值遍除[χμ(E)-χμo(E)]。 

4.將能量座標轉換至k-空間並進行kn之加權運算：以上所述之背景扣除及正規化處理等

步驟在能量空間中進行較為方便，為了進一步的數據分析，須將χ(E)轉換成χ(k)。將

χ(E)乘以kn( n常為1,2,3)進行加權，可依據背向散射Fe金屬元素之原子序高低而產生不

同的強調效果，原則上，原子序愈小的元素取小的n值。 

5.傅立葉變換(FT)：χ(k)為在k-空間的許多不同頻率(因為Rj值不同 )之正弦函數項的總

和，FT操作能將各項的貢獻分離出來，亦即令由各種不同距離每一Fe金屬原子各層產

生的背向散射效應在延著R軸方向上分別呈現狹窄波峰，各波峰出現的位置可反應Rj大

小(R軸上的波峰位置通常較實際Rj值小0.3至0.4 Å，這是因為FT操作時並未考慮相位偏

移δij之故)，而波峰面積正比於Fe金屬原子層的配位數。 

6.曲線適配-結構參數的計算：若每一Fe金屬原子各層彼此間皆有相當距離，則反FT操作

便易於將各別貢獻獨立出來，如此可用一些較簡易的方法萃取出結構參數。 

 

此外，有關地下水監測水井採樣之相關方法與細節，乃完全依照環保署公告之深層

大口徑監測井地下水微洗井採樣方法(W10550B)及監測井地下水採樣方法(W10354B)。至

於現地投注奈米零價鐵需事先以氮氣(N2 gas)曝氣30 min，再從上游採樣井位已pump機送

入預定之不同深度點。由於無法預知DNAPLs之潛藏量為何，故乃以未加入ZVINs前之

DNAPLs濃度值，以理論摩爾濃度反應比例(× 1.1倍ZVINs數量)進行估算。 
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5.1.結果與討論奈米零價鐵(ZVINs)粉體之合成/表面改質 

5.1.1 奈米零價鐵之合成 

本實驗使用的強還原劑為 NaBH4，反應物為硫酸亞鐵水溶液，其半反應式如下所示: 

Fe(H2O)7
2+

 + 2e- → Fe
0
↓+ 7H2O                    (4-1-1) 

2BH
4-

 + 6H2O → 2B(OH)3 + 2e- + 7H2               (4-1-2) 

將半反應式合併後之全反應式如下: 

Fe(H2O)7
2+＋2BH

4-
 → Fe

0
↓＋2B(OH)3＋H2O＋7H2    (4-1-3) 

在合成奈米零價鐵實驗過程中先將 5~15 g 硫酸亞鐵粉末加入適量蒸餾水，利用磁石攪拌

器攪拌使硫酸亞鐵粉末均勻溶解於蒸餾水中，之後再加入適量酒精並攪拌至均勻，文獻[25]

中提及加入酒精之目的為避免反應生成時奈米零價鐵直接與空氣中的氧氣接觸進而發生氧化

的情形；接著再利用氫氧化鈉水溶液調整硫酸亞鐵水溶液之 pH 值至 6.7~6.9 間，此範圍為文

獻[30]中提出之最佳範圍，而文獻中也提及當溶液中含有二價或三價鐵離子時，有效的升高

溶液 pH 值可得到鐵的氫氧化物，調整後之硫酸亞鐵水溶液呈深藍綠色；之後將調整完的硫

酸亞鐵水溶液加入 0.9~2.7 g 硼氫化鈉粉末(此時會產生大量氫氣)還原溶液中鐵的氫氧化物，

緊接著將反應溶液持續攪拌使其反應完全，待反應完全後將固體及液體離心分離可得數克奈

米零價鐵粒子產物。將奈米零價鐵粒子以 FE-SEM 分析觀察(如圖 5.1)，TEM 分析觀察(如圖

5.2)，奈米零價鐵粒子以鍊狀排列，其顆粒大小在 20~120 nm 間，而粒子間相互聚集非常明

顯，原因可能為奈米零價鐵為磁性物質，本身粒子間聚集力相較其他非磁性奈米顆粒來的大。

以 XRD 圖譜分析(如圖 5.2)，在 2θ=44.59 及 64.62 出現訊號，經與資料庫鐵標準品圖譜比對

後，其訊號符合鐵標準品之圖譜，顯示出自行合成之奈米顆粒確實為奈米零價鐵粒子。 

為將潮濕之奈米零價鐵粒子烘乾保存，且避免因烘乾過程中奈米零價鐵顆粒表面酒精保

護層受熱逸散，使奈米零價鐵顆粒與空氣中的氧氣發生劇烈氧化作用，於粒子烘乾過程中持

續通入氬氣使奈米零價鐵顆粒與空氣中的氧氣隔絕，烘乾後之奈米零價鐵顆粒須立即進行表

面惰化處理，其過程為在裝有奈米零價鐵顆粒瓶子上之血清篩插入針頭，使少量空氣流入與

奈米零價鐵顆粒表面產生氧化鐵保護層，以避免烘乾後之奈米零價鐵顆粒接觸空氣立即產生

燃燒氧化反應。烘乾惰化後之奈米零價鐵顆粒應保存於無氧狀態中，並置於絕氧手套箱存放。 
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圖 5.1  (a)圖為未改質之奈米零價鐵粒子 FE-SEM 分析以及(b)圖為 TEM 分析 

20 30 40 50 60 70 80

  

 

 

 
圖 5.2  (a)資料庫 Fe 及(b) nano Fe(0)經氬氣烘乾之 XRD 分析 
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5.1.2 奈米零價鐵比表面積及孔洞分析 

利用 FeSO4．7H2O 為原料利用化學合成法合成奈米零價鐵粒子，其表面積利用 ASAP 量

測吸附前後的壓力變化，以估算被吸附的氣體體積，代入 BET 或 Langmuir equation 計算比表

面積，再用 BJH 或 t-plot 方法求得孔隙度分佈。由表 5.1 可知，文獻中[108,109]利用化學還原

法合成之奈米零價鐵比表面積在 30 m
2
/g 左右，商業用微米級零價鐵比表面積為 0.0634 m

2
/g，

而自行合成之奈米零價鐵粒子比表面積則為 34.7 m
2
/g 略大於文獻值，顯示出自行合成之奈米

零價鐵粒子具更大之表面積用來降解 DNAPL 污染物。由圖 5.3 所示，自行合成之奈米零價鐵

粒子經氬氣烘乾並惰化之後，其孔徑分佈主要在 32~45, 100~120 及 180~260 Å 之間，由於孔

徑小且均勻分布在奈米零價鐵粒子中，也使得自行合成之奈米零價鐵粒子之比面積相較於文

獻值略大的原因。而圖 5.4 後段有些較大之孔徑，因合成之奈米零價鐵粒子呈鍊狀排列(參考

圖 5.3 及圖 5.4)，顆粒與顆粒間有較大之空隙存在，此為在量測樣品比表面積時會測得較大孔

徑之原因。 

表 5.1  自行合成奈米零價鐵與文獻比表面積比較 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.3  奈米零價鐵粒子烘乾惰化後之吸/脫附曲線 

 

 

鐵粉類型 比表面積(m
2
/g) References 

商業用微米級 Fe(0) 0.0634 [114] 

以 FeCl3．6H2O 為原料合成之奈米級 Fe(0) 31.4 [114] 

以 FeSO4．7H2O 為原料合成之奈米級 Fe(0) ~30 [115] 

自行合成之奈米級 Fe(0) 34.7 - 
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圖 5.4  奈米零價鐵粒子烘乾惰化後之孔洞分 

 

5.1.3 奈米零價鐵 XPS 分析 

藉由 XPS 表面元素分析了解自行合成奈米零價鐵表面元素相對含量(表 5.2)，圖 5-5 表示

奈米零價鐵烘乾惰化後之全譜圖分析，含大量 O 表示惰化烘乾後產生氧化情形，由相對原子

百分比自行合成奈米零價鐵粒子表面 Fe/O 的比例約為 1.33，而 Choe 等人之團隊 [114]以硼氫

化鈉還原之零價鐵後表面 Fe/O值之範圍正常在 0.41~0.55間，至於 Fe2O3表面元素分析之 Fe/O

值則在 0.67 左右，自行合成的奈米零價鐵粒子 Fe/O 比例與文獻值相比高出甚多，原因可能

是自行合成奈米零價鐵粒子表面氧化程度比文獻中來的低許多而造成此現象；由於 Fe 及 O

的訊號表示可能在奈米零價鐵粒子表面有金屬鐵的氧化物存在，在此利用 XPS 的微區圖並利

用分析軟體分析表面可能的化合物；Fe 的微區圖(如圖 5.6)在經分析後表面的氧化鐵以 FeO, 

Fe3O4, FeSO4 等 3 種鐵氧化合物最有可能，且含量以 Fe3O4 最多。由於奈米零價鐵粒子表面的

氧化層可能是先產生 Fe3O4，而在零價鐵與 Fe3O4 的界面處再發生氧化使 Fe3O4 變為 Fe2O3，

然而由 ESCA 分析奈米零價鐵粒子表面，以 Fe3O4 為主要的訊號但 FeO 與 FeSO4的訊號其實

也很強；至於產生 FeSO4 訊號原因為合成奈米零價鐵粒子之原料為硫酸亞鐵顆粒，合成過程

結束後仍有些許 FeSO4 殘留，而造成 ESCA 分析具有 FeSO4 訊號。 

 

表 5.2  零價鐵粉表面所含元素與其原子相對百分比 

 

 

 

元素 O Fe C 

atomic percent (%) 39.21 52.17 8.62 
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圖 5.5 奈米零價鐵烘乾惰化後表面全譜圖 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.6  奈米零價鐵烘乾惰化後表面 Fe 分析 

5.1.4 奈米零價鐵 XANES 分析 

同步輻射X光吸收近邊緣結構(X-ray absorption near edge structure,簡稱XANES)分析顯示

吸附鉻之奈米零價鐵粉中，鐵原子的實際吸收邊緣能量（K edge 為 7,112 eV）與鐵原子的氧

化價數有關，一般鐵的氧化數會使吸收邊緣位置(通常是取吸收係數曲線躍升區段的第一個反

曲點)向較高能量偏移，且氧化數愈高，化學偏移量愈大（即由左至右依次為 Fe foil、FeO、

Fe3O4 及 α-Fe2O3）。由 XANES 分析結果可知(如圖 5.7 所示)，自行合成奈米零價鐵粒子經烘

乾惰化後之波形介於 Fe3O4 與 Fe2O3 間，但較傾向於 Fe3O4。雖然惰化過程通入些許氧氣使奈

米零價鐵粒子表面形成氧化層，用以保護氧化層內之奈米零價鐵，但在進行同步輻射樣品實

Binding energy (eV) 

Binding energy (eV) 

FeSO4 
FeO 

In
te

n
si

ty
 (

a
.u

.)
 

Fe3O4 

In
te

n
si

ty
 (

a
.u

.)
 

1400 1200 1000 800 600 400 200 0

0

20000

40000

60000

80000

100000

120000

  

 

 

716 714 712 710 708 706 704

5000

10000

15000

20000

25000

 

 

 

 



76 

 

驗前必須先將樣品做前處理，而在前處理時因樣品裸露於空氣中，且經研玻研磨而使樣品繼

續氧化，故經分析後呈現出接近於 Fe3O4 之波形。表 5.3 為不同類型鐵粉 pre-edge 反曲點位置，

圖 5-10 (b)為 pre-edge 反曲點放大圖，用以判定反曲點之位置。由放大圖可知，經惰化烘乾後

之奈米零價鐵粒子其 pre-edge 波形位置介於 Fe3O4 與 Fe2O3 間，顯示出氧化後之樣品 2 種鐵氧

化合物成分皆存在，但其波形形狀較相似於 Fe3O4 之波形，可能原因為氧化後 Fe3O4 所佔比例

較 Fe2O3 來的高，故呈現此現象。 

表 5.3  不同鐵粉類型吸收曲線最強躍升區段的反曲點 

鐵粉類型 吸收曲線躍升區段的反曲點(eV) 

Fe
0 
Standard 7,111 

FeO Standard 7,113 

Fe3O4 Standard 7,115 

Fe2O3 Standard 7,117 

奈米零價鐵於氬氣烘乾惰化 7,114 

 

 

 

 

 

 

圖 5.7  奈米零價鐵烘乾惰化後 Fe 的(a) XANES 分析及(b) pre-edge 分析 

5.1.4 奈米零價鐵 EXAFS 分析 

得力於同步輻射的高強度連續光譜，X 射線吸收光譜束線已普及成為一種強而有力的分

析技術。延伸 X 光吸收細微結構(EXAFS)提供了吸收原子周圍之局部結構，包括：周圍各層

的原子種類、個數、與中心吸收原子間的平均距離及其排列的雜亂程度等。由於待測樣品可

以是晶型(crystal)或是非晶型(amorphous)固體，甚至為液體或是氣體，因此應用範圍十分廣

泛，尤其是各元素的吸收邊緣(absorption edge)能量較少重疊，可調節入射能量至各元素的吸

收區進行掃描及分別偵測，十分適合測定同時含多種元素的樣品。 

將自行合成之奈米零價鐵粒子惰化烘乾後進行 EXAFS 分析，圖 5.8 為分析後之最佳擬合

曲線，其分析後之參數值如表 5.4 所示。此樣品之 EXAFS 曲線以 Fe 及 Fe3O4 做擬合分析，
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發現其曲線與 Fe3O4 相符合而不符合 Fe 之曲線，原因在於雖然惰化過程通入些許氧氣使奈米

零價鐵粒子表面形成氧化層，用以保護氧化層內之奈米零價鐵，但在進行同步輻射樣品實驗

前必須先將樣品做前處理，而在前處理時因樣品裸露於空氣中，且經研玻研磨而使樣品繼續

氧化，故經分析後呈現出接近於 Fe3O4 之曲線。樣品分析結果第一層訊號為 Fe-O 鍵結，配位

數為 4.39，鍵長為 1.95 Å 。 

 

表 5.4 奈米零價鐵惰化烘乾後 Fe 之結構分析 

 first shell 
coordination number 

(±0.05)
 a
 

bond distance 

(±0.01Å )
b
 

σ
2
(Å

2
)

c
 

Fe(0)於氬氣烘

乾惰化 
Fe-O 4.39 1.95 0.016174 

Note : “σ
2
” denotes “Debye-Waller factor” 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.8  奈米零價鐵烘乾惰化後之傅立葉轉換(Foueier transform)光譜 

5.2 奈米零價鐵之表面改質 

合成奈米價鐵粒子後之首要任務便是進行其表面之改質，藉由加入穩定分散劑使奈米零

價鐵粒子表面與溶液間產生阻力如電荷斥力或立體障礙等，使其長時間均勻分散於溶液中。

本實驗選取之溶液為蒸餾水，粒子為奈米零價鐵粒子，用於分散磁性奈米粒子於水相的穩定

分散劑為聚乙基亞胺(簡稱 PEI)，其分子式為-(CH2-CH2-NH)n-，PEI 是一種多分枝的帶正電荷

鏈狀高分子，主要含有 25%一級胺、50%二級胺、25%三級胺，呈弱鹼性。屬親水性；早期

用在處理紙或紡織品；由於它可與帶負電荷之蛋白質和核酸形成靜電吸引力，所以廣泛被應

用於生化科技上。 
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5.2.1 奈米零價鐵以 PEI 包覆後 FE-SEM 以及 HR-TEM 分析 

以聚乙基亞胺包覆(PEI)奈米零價鐵粒子：先將合成出的奈米零價鐵粉加入 PEI 水溶液

中，並以超音波震盪分散奈米零價鐵粒子，使其與 PEI 溶液均勻接觸，將分散後之奈米零價

鐵分散溶液取出並滴至玻片烘乾，以 FE-SEM 觀察被 PEI 包覆之顆粒(如圖 5.9 所示)，其形狀

呈球形，粒徑大小在 20~80 nm 間；Wilson 等人之團隊[72]討論到 PEI 為一長鍵形聚合物，化

學式-(CH2-CH2-NH)n-，而鍵上帶有氨基，所以聚合物在水溶液中呈微正電性，與帶電不穩定

粒子接觸時，粒子會與高分子 PEI 間發生正負電荷吸引產生包覆；而奈米零價鐵粒子於正常

情況下處於不穩定帶電子狀態所以接觸 PEI 時外層就發生被高分子所包覆的現象；由於 PEI

在水中帶正電造成表面電位增加而增加粒子間的斥力，使因凡得瓦爾力發生的凝聚現象減

小，而粒子長時間懸浮於水相，表示受重力影響產生下沉的現象小於因熱擾動產生的布朗運

動，使得粒子主要受布朗運動而懸浮於水相中。再 TEM 下觀察到經 PEI 包覆後的奈米零價鐵

粒子形狀為球形，其大小不等，粒俓在 20~80 nm 間，表面有顏色較淡的一層包覆層。於包覆

層的文獻中提到有機分子在 TEM 下顯示較不清楚，且奈米零價鐵粒子若不以有機高分子包

覆，外層仍會出現淡淡不同顏色的一層，而 Pankow 等人之團隊 [112]等人也提到其應為鐵的

氧化層；在此將有機分子包覆鐵粒子在 TEM 觀察情況分為三部分：(1)中心未氧化的鐵；(2)

外層氧化鐵層；(3)最外層有機分子包覆層。以 PEI 包覆奈米零價鐵粒子後於水相中因粒子顆

粒很小造成 TEM 下氧化層與未氧化層間更難區分，至於外層有機分子層幾乎無法判斷，若以

有機分子與氧化鐵比較應為氧化鐵較有可能因其顯示會較清楚。 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.9  左圖為奈米零價鐵以聚乙基亞胺包覆之 FE-SEM 分析;又圖為以聚乙基亞胺包覆之

TEM 分析 

5.2.2 奈米零價鐵以 PEI 包覆後 XRD 分析 

穩定分散劑 PEI 在文獻[30]中討論及圖 5.11 示意，PEI 是以正負電子相吸的狀態下包覆於

奈米零價鐵顆粒表面，因電子被 PEI 所共用，對於被包覆的奈米零價鐵粒子來說是屬於氧化
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的狀態。因此將被 PEI 所包覆的奈米零價鐵顆粒以燈罩法烘乾成磨成粉末後再利用 XRD 進行

性質分析，以了解奈米零價鐵顆粒被 PEI 包覆後之晶形(如圖 5.10)。雖然被包覆的奈米零價

鐵粒子在 2θ=44.47 處仍存有奈米零價鐵粒子的晶形，但強度比未改質(圖 5.3)之前小且在 2

θ=34.36 處多了訊號，而此訊號從 JCPDS-ICDD (Joint Committee on Powder Diffraction 

Standard, International Center of Diffraction Data)資料庫找尋最符合之化合物訊號。 

從文獻[25]中討論結果，奈米零價鐵顆粒與 PEI 高分子間最有可能產生鍵結的元素為 H

或 N，而資料庫中並無 Fe、H 與 N 同時建結的晶形訊號，因此個別尋找 Fe 與 H 鍵結或 Fe

與 N 鍵結的訊號。由資料庫中 Fe 與 H 鍵結的化合物在 2θ=30
o～40

o 間並無明顯訊號，而 Fe

與 N 鍵結的化合物在 2θ=36
o處則有一較強的訊號出現；若是因接觸氧氣而發生氧化情形，

從資料庫中發現在 2θ=35
o處會有 Fe3O4 化合物較強的訊號出現，探究其原因可能是奈米零價

鐵粒子加入 PEI 水溶液中分散時，與氧氣接觸的機會增加進而發生氧化情形產生些許 Fe3O4

化合物，使得 XRD 分析有 Fe3O4 化合物的訊號出現。 

 
圖 5.10  (a)資料庫 Fe 及(b)以 PEI 包覆之 Fe(0)經氬氣烘乾之 XRD 分析 

 

5.2.3 奈米零價鐵以有機分子包覆後之 FTIR 分析 

表面官能機分析是利用 FTIR 測試包覆於奈米零價鐵粒子表面之高分子分散劑，利用紅

外線吸收和有機化合物結構相關資料庫圖表，用以協助暸解有機高分子是否成功的包覆在奈

米零價鐵粒子之外層表面，且分析高分子之官能機在經過烘乾前後是否有所變化。圖 5.11 可

以說明以 PEI 包覆奈米零價鐵粒子後在 3,380 cm
-1 處有一寬峰出現，由於 PEI 為聚合物亞胺

類分子式為-(CH2-CH2-NH)n-，分子式中具有 N-H 此官能機，而此官能基在 3,400~3,300 cm
-1

間會出現訊號，表示 PEI 高分子成功包覆在奈米零價鐵粒子表面，因而在 3,380 cm
-1 處出現
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3380NH 

1620NH 

吸收峰之訊號。圖中 850 cm
-1 處顯示位置也出現碳氫及氮氫官能基之訊號，顯示出 PEI 高分

子與奈米零價鐵粒子接觸後除了包覆在奈米零價鐵粒子表面外，受奈米零價鐵粒子具高活性

之影響，測得其他碳氫及氮氫官能基的吸收峰。 
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圖 5.11  以 PEI 包覆奈米零價鐵粒子後之 FTIR 分析 

 

5.2.4 奈米零價鐵以 PEI 包覆後 PEI 於水中溶解速率 

PEI 為水溶性高分子，以 PEI 包覆奈米零價鐵粒子表面後，在 PEI 濃度 800 ppm 下包覆

效果最佳，而本實驗目的在於了解 PEI 包覆零價鐵粉後於水中之溶解速率；實驗方法以 800 

ppm 的 PEI 水溶液與奈米零價鐵粒子混合，當 PEI 包覆奈米零價鐵粒子後以燈照法烘乾再加

入水中量測總有機碳量之變化。由於 PEI 的溶解度可達 50%以上，而實驗以 800 ppm 濃度之

PEI 包覆奈米零價鐵粒子烘乾後加入水中 PEI 會緩慢溶於水，當攪拌時間達 90 min 時 TOC 濃

度趨於平衡，PEI 溶解度約為 250 ppm (如圖 5.12 所示)，顯示出 PEI 包覆在奈米零價鐵粒子

外層後並不是一次便完全溶解於水中，而是溶解到一定量時便停止，此結果有利於將表面改

質後之奈米零價鐵懸浮溶液應用於實際場址整治中。其原因為當零價鐵懸浮溶液注入污染場

址地下水流中，改質後之奈米零價鐵懸浮溶液會隨著地下水流動至汙染區域，利用奈米零價

鐵粒子的高活性來降解 DNAPL 污染物，而包覆於奈米零價鐵粒子表面之 PEI 高分子膜不會

於奈米零價鐵懸浮溶液注入時便全溶解於水中，而是隨地水流緩慢的溶解，如此能讓奈米零

價鐵粒子傳輸範圍更廣泛，達到大面積場址整治之效能。日後更可利用不同 PEI 濃度之膜厚，

經計算適當量後使改質之奈米零價鐵懸浮溶液流動至設定目標區，利用奈米零價鐵之特性改

善目標區之污染程度，以達成場址復育效果。 
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圖 5.12  以 PEI 包覆奈米零價鐵粒子後 PEI 於水中之溶解速率 

 

5.2.5 奈米零價鐵以 PEI 包覆後 XPS 分析 

奈米零價鐵粒子以 PEI 包覆後烘乾並壓錠後，再利用 XPS 量測其元素分析。由表 5.5 可

知奈米零價鐵粒子以 PEI 包覆後多了 C、N 的訊號，來源主要應來自加入的穩定劑 PEI，其結

構式具碳氫及氮氫之官能基，並可發現雖然奈米零價鐵粒子表面經 PEI 包覆但在烘乾及惰化

的過程中仍會與些許空氣接觸，且置於空氣中壓錠和後續實驗之步驟，表面氧化情形嚴重氧

的比例佔 54%以上，Fe/O 值為 0.39 比 Ponder 等人之團隊[113]提出的小些(硼氫化鈉還原之奈

米零價鐵後表面 Fe/O 值之範圍 0.41~0.55 間，Fe2O3 表面元素分析之 Fe/O 值約 0.67)；微區圖

量測包覆 PEI 奈米零價鐵粒子表面並以程式分析可能的化合物(如圖 5.15 所示)，以 PEI 包覆

後外層氧化物訊號以 Fe3O4 與 FeSO4 為主且 Fe3O4 含量居多，與未包覆前相比不同的之處在

FeO 的訊號經分析後不符分析結果，原因可能是包覆 PEI 之奈米零價鐵粒子表面氧化成

Fe3O4，並未氧化成 FeO，因此於圖 5.13 中並未見到 FeO 訊號的曲線。 
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圖5.13  奈米零價鐵表面包覆PEI後Fe分析 

5.2.6 奈米零價鐵以 PEI 包覆後比表面積及孔洞分析 

以 FeSO4．7H2O 為原料利用化學合成法合成奈米零價鐵粒子，再經適量濃度 PEI 與奈米

零價鐵進行面改質，其表面積利用 ASAP 量測吸附前後的壓力變化，以估算被吸附的氣體體

積，代入 BET 或 Langmuir equation 計算比表面積，再用 BJH 或 t-plot 方法求得孔隙度分佈。

由表 5.5 可知，而自行合成之奈米零價鐵粒子比表面積則為 53.4 m
2
/g，與未改質之前相比較

多出 18.7 m2
/g，顯示出經 PEI 改質後之奈米零價鐵粒子具更大之表面積用來降解 DNAPL 污

染物。由圖 5.14 所示，自行合成之奈米零價鐵粒子經氬氣烘乾並惰化之後，其孔徑分佈主要

在 30~42 Å 之間，由於孔徑小且均勻分布在奈米零價鐵粒子中，也使得自行合成之奈米零價

鐵粒子之比面積相較於文獻值略大的原因。而圖 5.15 後段有些較大之孔徑，因合成之奈米零

價鐵粒子呈鍊狀排列(參考圖 5.10 及圖 5.13)，顆粒與顆粒間有較大之空隙存在，此為在量測

樣品比表面積時會測得較大孔徑之原因。 

 

表 5.5  自行合成奈米零價鐵表面包覆 PEI 前後比表面積 

鐵粉類型 
比表面積 

(m
2
/g) 

自行合成之奈米級 Fe(0) 34.7 

以 PEI 包覆自行合成之奈米級 Fe(0) 53.4 
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圖5.14  奈米零價鐵粒子烘乾惰化後之吸/脫附曲線 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.15  以 PEI 包覆奈米零價鐵粒子烘乾後之孔洞分析 

5.2.7 以 PEI 改質後奈米零價鐵 XANES 分析 

由 XANES 分析結果可知(如圖 5.16 所示)，自行合成奈米零價鐵粒子經 PEI 包覆烘乾後

之波形較相似 Fe foil。與未包覆 PEI 前之奈米零價鐵(圖 5.9)相比較後，改質完之奈米零價鐵

氧化程度明顯降低。在進行同步輻射樣品實驗前必須先將樣品做前處理，而在前處理時樣品

裸露於空氣中，有可能讓樣品繼續氧化，由圖 5.16 可知經 PEI 包覆後之奈米零價鐵因其表面

有高分子膜包覆，行成一薄層保護層使奈米零價鐵不易受同步輻射樣品前暴露於空氣或是樣
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品經過研磨之影響，故經分析後呈現出接近於 Fe foil 之波形。表 5.6 為不同類型鐵粉 pre-edge

反曲點位置，圖 5.16 (b)為 pre-edge 反曲點放大圖，用以判定反曲點之位置。由放大圖可知，

經 PEI 改質後之奈米零價鐵粒子其 pre-edge 波形位置介於 Fe3O4 與 Fe foil 之間，顯示出改質

後之樣品雖有氧化情形發生但程度並不嚴重，因此，鐵氧化合物成分雖可能存在，但其波形

形狀仍相似於 Fe foil 之波形。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.16  以 PEI 包覆奈米零價鐵烘乾後(a) XANES 分析及(b) pre-edge 分析 

 

表 5.6  以 PEI 包覆奈米零價鐵吸收曲線最強躍升區段的反曲點 

鐵粉類型 吸收曲線躍升區段的反曲點(eV) 

Fe
0 
Standard 7111.99 

FeO Standard 7113.74 

Fe3O4 Standard 7115.10 

Fe2O3 Standard 7117.88 

以 PEI 包覆奈米零價鐵烘乾 7115.01 

 

 

5.2.8 以 PEI 改質後奈米零價鐵 EXAFS 分析 

將自行合成之奈米零價鐵粒子以 PEI 包覆烘乾後進行 EXAFS 分析，圖 5.17

為分析後之最佳擬合曲線，其分析後之參數值如表 5.7 所示。此樣品之 EXAFS

曲線以 Fe 及 Fe3O4 做擬合分析，發現其曲線與 Fe 相符合而不符合 Fe3O4 之曲線，

原因在於以 PEI 進行奈米零價鐵粒子表面改質後，其表面形一薄層保護層用以保護合成後之

奈米零價鐵避免與氧氣接觸而氧化。在進行同步輻射樣品實驗前必須先將樣品做前處理，而
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在前處理時因樣品裸露於空氣中，且經研玻研磨而使樣品繼續氧化，經改質後奈米零價鐵表

面之 PEI 保護層具保護作用，故經分析後呈現出接近於 Fe 之曲線。樣品分析結果第一層訊號

為 Fe-Fe 鍵結，配位數為 0.88，鍵長為 2.51 Å 。 

 

表 5.7  奈米零價鐵惰化烘乾後 Fe 之結構分析 

 first shell 
coordination number 

(±0.05)
 a
 

bond distance 

(±0.01Å )
b
 

σ
2
(Å

2
)

c
 

Fe(0)於氬氣烘乾

惰化 
Fe-Fe 0.88 2.51 0.012693 

Note: “σ
2
” denotes “Debye-Waller factor” 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5.17  以 PEI 包覆 Fe(0)烘乾後之傅立葉轉換(Foueier transform)光譜 

 

5.2.9 以 PEI 改質後奈米零價鐵 zeta potential 分析 

圖 5.18 為未改質與改質後奈米零價鐵表面之 zeta potential 分析，利用此分析了解奈米零

價鐵表面經包覆及未包覆 PEI 高分子於水中之穩定性，且利用不同 pH 值情況下了解懸浮效

果最差之等位點位置。由圖可知無論改質與外改質之其 zeta potential 值隨著 pH 值升高呈現降

低之趨勢，因 zeta potential 值在±50 時可視為完全懸浮狀態，在±20 間開始發生聚集情形，而

未改質之奈米零價鐵合成後初始 pH 值為 8.8，此時未改質之奈米零價鐵於水中呈現聚集情

形，僅少部分較小之顆粒呈現懸浮情況，且其等位點在 pH=9.8 處；改質之奈米零價鐵合成後

初始 pH 值為 7.2，其 zeta potential 值約為 45 mV，此時改質之奈米零價鐵於水中呈現均勻分

散情形，懸浮效果佳。綜以上結果顯示出經 PEI 高分子改質後之奈米零價鐵其懸浮效果比未

改質奈米零價鐵好，符合應用於現址整治之條件。 
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圖 5.18  未改質與改質 Fe(0)之 zeta potential 分析 

5.2.10 奈米零價鐵應用於現地場址整治 

圖 5-19 為 A11 井位歷年採樣趨勢圖，由 103 年 2 月 15 日採樣結果顯示，經長期抽水處

理並趨穩定之污染物濃度再度升高，導致 DNAPL 污染物有南移趨勢，使採樣結果呈現濃度

上升。但第二次投料當天(9 月 13 日) DNAPL 污染物濃度已明顯下降，表示奈米零價鐵懸浮

溶液已逐漸溶解，裸露新鮮高活性奈米零價鐵微粒，提高降解 DNAPL 污染物之能力；而 103

年 9 月 20 日採樣結果比第二次投料當天(3 月 13 日)高之原因，可能是 A11 井位於地下水流下

游處，有其他 DNAPL 污染物經由地下水流至此處，因而導致濃度比投料之前更高。 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-19  A11 井位歷年污染物濃度變化 

圖 5-20 為 A1 井位歷年採樣趨勢圖，A1 井位設置於 103 年 3 月間，是污染最嚴重之地點，

其位置在開挖大坑區中央，由採樣結果顯示，7 種主要 DNAPL 污染物濃度均非常高，特別是

1,2-二氯乙烷更高達 2,800,000 ppb，主要是因 DNAPL 污染物經長時間之溶出，造成 DNAPL
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污染濃度竄升，因此，須經長期連續抽水處理以暫時降低污染物濃度。103 年 4 月 19 日採樣

及投料結果顯示，經長期抽水處理地下水後已達一定之效用，但仍有污染物殘留於地底，繼

續溶出，並直接投入零價鐵懸浮溶液，以觀察後續之污染物濃度變化。在 103 年 5 月 17 日於

D2 及 D18 井位第二次投入零價鐵懸浮溶液之後，部分污染物濃度已明顯降低，但未達預期

成效，經研判後可能原因是大坑污染區設置多個自動抽水井，零價鐵懸浮液投入之後可能因

抽水而被驅動力(driving force)帶動到其他位置，無法長時間滯留污染區井位附近，所以整治

效果較無法明確看出。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-20  A1 井位歷年污染物濃度變化 

 

圖 5-21 和圖 5-24 為 A16 及 A24 井位歷年採樣趨勢圖，該 2 井位於 103 年 6 月後汙染物

濃度已受控制，可見長期抽水整治已有些許成效，但仍無法完全去除汙染物，而該井位位於

投料井位之上游處，零價鐵懸浮溶液無法經由地下水流至該井位附近，以致沒選取 A16 及

A24 井位為投料後之採樣點。由於奈米零價鐵粉直接注入法，需事先暸解原先 DNAPL 污染

場址之污染背景值，才能進行整治前後比較，由目前(同時採三次平均值)之背景採樣及檢驗

平均值，可知污染情形尚為嚴重程度，且因多處進行抽井而有污染擴散之趨勢，已向事業單

位主管反應，建議停止進行抽出污染地下水，以免污染擴大發生。 
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圖 5-21  A24 井位歷年污染物濃度變化 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-22  A16 井位歷年污染物濃度變化 

 

圖 5-23 為 A14 井位歷年採樣趨勢圖，此井設置於 103 年 2 月並於設置完成後即開始 24 h

抽水整治。由圖形趨勢可知 103 年 5 月污染物濃度值迅速竄升乃因抽水整治裝置於 103 年 4

月間故障損壞，在經更換新裝置後 DNAPL 汙染物濃度便迅速降低，呈現出長期抽水整治些

微效果，但仍無法符合環保法規之要求。在 103 年 8 月第二次投料後污染物濃度仍維持投料

之前濃度原因，可能為此井位經長期抽水整治後濃度已受控制，而該井位又距離奈米零價鐵

懸浮溶液投料井位較遠，以至於奈米零價鐵懸浮溶液無法快速的經由地下水流至該井位處與

汙染物產生反應，所以無法看出立即處理效果。 
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圖 5-23  1 A14 井位歷年污染物濃度變化 

圖 5-24 至圖 5-30 為將奈米零價鐵懸浮溶液直接投入污染場址 D2 及 D18 井位(位置參考

圖 3-8)後，A11、A14、A16、A24 四井位之歷年濃度變化趨勢，由圖可知各 DNAPL 污染濃

度明顯下降，可見高活性之奈米零價鐵顆粒已發揮立即降解成效，將 scale 放大後更可明顯看

出濃度變化趨勢。而圖 4-31 及圖 4-37 中 A11 井位之 1,2-二氯乙烷和氯乙烯濃度再度升高，

其原因為在 A11 井位此 2 種 DNAPL 污染物濃度原本就較高，以直接注入法投入奈米零價鐵

懸浮溶液初期能將以溶出之 DNAPL 污染物去除，但投入之奈米零價鐵懸浮溶液量仍然有限，

無法完全去除 DNAPL 污染物，而污染物再度溶出使得採樣後側出污染物之濃度值再次升高。

由此次現地場址試驗結果，奈米零價鐵懸浮溶液的確有去除 DNAPL 污染物之成效，若日後

再加以改良奈米零價鐵懸浮溶液注入設備以及量產設備，相信對現地場址整治會有更佳的效

果且更具經濟效益。 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-24  A11、A14、A16、A24 井位 1,2-二氯乙烷歷年濃度變化 
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圖 5-25  A11、A14、A16、A24 井位順-1,2-二氯乙烯歷年濃度變化 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-26 A11、A14、A16、A24 井位反-1,2-二氯乙烯歷年濃度變化 
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圖 5-27  A11、A14、A16、A24 井位四氯乙烯歷年濃度變化 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-28  A11、A14、A16、A24 井位 1,1,2-三氯乙烷歷年濃度變化 
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圖 5-29  A11、A14、A16、A24 井位三氯乙烯歷年濃度變化 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
圖 5-30  A11、A14、A16、A24 井位氯乙烯歷年濃度變化 
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5.2.11 地電阻顯影儀現場探測成果及趨勢變化 

現場未遭受 DNAPL 污染的淺地層，深度在 3~20 m 的區域的背景其電阻率為 20~25 

ohm-m [91]。開挖整治區內第一阻水層(深度 12~15 m)附近電阻率的變化自 2014 年至今增加

量最高可達 20~30 ohm-m，此電阻率變化的可能是地層中殘留的有機污染物受降雨變化及抽

水等因素所造成。 

圖 5-32 為測線 1 投料(8/29/2014) (與圖 5-31 對照)後 1 h 的探測成果，紫色矩形表示抽水

井，黑色矩形表示投料井。從圖中明顯發現高電阻集中區的電阻率有升高的趨勢，推測此為

投入奈米零價鐵懸浮溶液的影響，因投入的奈米零價鐵懸浮溶液電阻率較現場含水層中的地

下水電阻率為高，因此造成此一現象，而測線 50 m 附近的抽水井抽水量相當大，使得投入奈

米零價鐵懸浮溶液後，汙染源有向南移的傾向，再輔以圖 5-35 之電阻率圖的佐証，顯見奈米

零價鐵懸浮溶液已使含水層的電性產生變化。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-31 地電阻影像剖面法測線配置圖 
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圖 5-32  地電阻顯影儀測線 1 投料前探測結果 

圖 5-33 為測線 1 投料(8/29/2014) (與圖 5-31 對照)後 1 h 的探測成果，紫色矩形表示抽水

井，黑色矩形表示投料井。從圖中明顯發現高電阻集中區的電阻率有升高的趨勢，推測此為

投入奈米零價鐵懸浮溶液的影響，因投入的奈米零價鐵懸浮溶液電阻率較現場含水層中的地

下水電阻率為高，因此造成此一現象，而測線 50 m 附近的抽水井抽水量相當大，使得投入奈

米零價鐵懸浮溶液後，污染源有向南移的傾向，再輔以圖 5-34 之電阻率圖的佐証，顯見奈米

零價鐵懸浮溶液已使含水層的電性產生變化。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-33  地電阻顯影儀測線 1 投料後 1 h 探測結果 
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圖 5-34 為測線 1 投料 5 day 後探測結果，紫色矩形表示抽水井，黑色矩形表示投料井。

圖中顯示電性的改變不明顯，唯在測線 12 m 處下方出現與圖 5-34、圖 5-35 略微不同的高電

阻集中之現象，推測為測線北方之抽水井使奈米零價鐵懸浮溶液向北移動之可能，然與測線

50 m 處之抽水井相較，測線北側之其他抽水井，對於本測線之影響較小。圖中水平距離 30~50 

m 處下方仍顯現高電阻，與圖 5-32 相似，此處之高電阻率集中區有受地層凹向影響的可能性，

使藥劑於此處有聚積的現象。綜觀圖 5-32 至圖 5-34 之施測成果，目前可研判投入之奈米零

價鐵懸浮溶液已進入含水層，且受抽水井的影響加速其移動，分散於地下水中。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-34  地電阻顯影儀測線 1 投料後 5 day 探測結果 

 

圖 5-35 為測線 1 投入奈米零價鐵懸浮溶液後 17 day 之探測結果，紫色矩形表示抽水井，

黑色矩形表示投料井。由圖中可發現水平距離 32~48 m，深度約 10 m 處疑似為奈米零價鐵懸

浮溶液與污染物反應所產生之高電阻區域有更向南側移動的現象，造成此一趨勢的原因推測

為南方的抽水井所致，此高電阻區域原先懷疑為奈米零價鐵懸浮溶液聚積處，經由採樣檢驗

結果發現其中含有鐵氧化合物的成份，而鐵氧化合物其導電度較低，因此造成高電阻率的現

象。綜合採樣結果及電阻率探測分析，方可推測此處之高電阻疑似為奈米零價鐵懸浮溶液與

污染物反應而造成。圖 5-34 中測線水平距離 8~24 m 處所見之高電阻率集中區，於本次探測

中已較不明顯，推測造成此現象之原因為測線北方仍有抽水井運作中，持續將奈米零價鐵懸

浮溶液或反應後之鐵氧化合物向北側帶離，而測線前半段中並無抽水井，故形成此一連續之

相對高電阻率的連通管道。 
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圖 5-35  地電阻顯影儀測線 1 投料後 17 day 探測結果 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-36 地電阻顯影儀測線 2 投料前探測結果 

圖 5-36 為測線 2 於未投入奈米零價鐵懸浮溶液前施測結果，紫色矩形表示抽水井，黑色

矩形表示投料井。圖中顯示疑似污染團的高電阻集中區出現在測線水平距離 22~42 m 處，此

高電阻集中區於水平距離 40 及 50 m 處有向地表延伸的趨勢，推測為受到抽水井的影響，而

地層中的高電阻率亦有自北向南連接的通路，研判污染有自北方流向南側的可能。圖 5-37 為

測線 2 投入奈米零價鐵懸浮溶液後 1 h 的探測成果，紫色矩形表示抽水井，黑色矩形表示投

料井。從圖中可發現高電阻集中區的電阻率仍有略為升高的現象，推測此為投入奈米零價鐵

懸浮溶液的影響，因投入的奈米零價鐵懸浮溶液電阻率較現場含水層中的地下水電阻率為

高，因而造成此現象，此測線中 40 及 50 m 分別經過兩口抽水井，可知此測線受到抽水的影

響較測線 1 更為明顯，使得奈米零價鐵懸浮溶液投入地下水後有向南移甚至向東西方擴散的

傾向。比較圖 5-38 及圖 5-39 之電阻率探測成果，亦可推測藥劑已使含水層的電性產生變化。 
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圖 5-37  地電阻顯影儀測線 2 投料後 1 h 探測結果 

 

圖 5-38 為測線 2 投料 5 day 後之探測成果，由此探測結果可發現，地層中的電性剖面幾

乎與未投料前(圖 5-36)之探測成果相同，推測造成此結果的原因有可能為此處地層滲透性較

佳，且測線 2 剖面中經過之抽水井較多，使得藥劑已向四週擴散；另一種可能為藥劑已被抽

離含水層，其結果尚需多項試驗及更長的時間監測方能驗証。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-38  地電阻顯影儀測線 2 投料後 5 day 探測結果 

圖 5-39 為測線 2 投料後 5 day 再投入少量藥劑 1 h 後之探測成果，由於再投入之藥劑相
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對於第一次投藥的藥劑量較少，故由電性剖面中看不出電性上的改變。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-39  地電阻顯影儀測線 2 投料後 5 day 再投料後 1 h 之探測結果 

 

圖 5-40 為測線 2 距第一次投料後 27 day 之探測成果，紫色矩形表示抽水井，黑色矩形表

示投料井。由探測結果發現，測線水平距離 22~42 m 處之高電阻率集中區之電阻率有微幅上

升的傾向，水平距離 40~48 m 處受抽水井影響被提升之地下水電阻率亦有略微升高的情形，

推測造成電阻率微幅上揚的可能是由奈米零價鐵懸浮溶液與污染反應後的產生鐵氧化合物所

致，然整個剖面之形態與先前之探測結果相近，電性的變化不若測線 1 明顯，造成此結果的

原因仍推測為抽水井較多，及本身地層透水性較佳，使得奈米零價鐵懸浮溶液有迅速向四周

移動擴散，及被抽水井抽離的兩種可能，因此探測成果不若測線 1 明確，但經由地下水取樣

結果的輔助，仍可推測有部分投入的藥劑於此測線下探測範圍內與污染物產生反應，因此才

有電阻率升高的情形，且反應後的產物亦有被南側抽水井抽離的可能性。 
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圖 5-40  地電阻顯影儀測線 2 投料後 27 day 之探測結果 

綜觀以上電阻率探測之成果可知，由於奈米零價鐵懸浮溶液本身之物理性質，初投入地

層時會造成高電阻率的反應；而奈米零價鐵懸浮溶液與污染物反應之後所產生之鐵氧化合

物，亦由於本身物性條件於地層中顯現高電阻率的情形，因此，若以各測線 2 之電阻率變化

百分比，能顯看出奈米零價鐵懸浮溶液投入地層後造成電阻率變化；而奈米零價鐵懸浮溶液

反應之後，更能張顯高電阻率移動、擴張的情況，進而對於反應較佳的區域做出更正確的研

判。 

圖 5-40 為測線 1 於投入奈米零價鐵懸浮溶液初期與投入時產生反應之電阻率變化率圖，

其中紅、紫色表示電阻率增加率較大的區域，如黑色虛線方框內所示，水平距離約 32 m 處之

黑色矩形表示投入井的位置，由圖中明顯可發現，奈米零價鐵懸浮溶液投入之後，受南北兩

側之抽水井抽水效應影響，奈米零價鐵懸浮溶液確實有向南北兩側移動的情形，並非只停留

在投入井附近，而南側之高電阻增加率較大的區域，與先前研判之污染團位置相符，此處造

成電阻率增加的原因應為藥劑與污染物反應後之鐵氧化合物所造成；北側之高電阻增加率較

大的區域於初期研究(圖 5-30)時並無較明顯之高電阻率集中反應，但仍約略可見有一條高電

阻率的連通路徑與北側相連，由圖 4-41 中所見之高電阻率增加可對於此高電阻率的現象做一

研判，推測此處仍有污染源的存在，致使反應後的產物顯現出電阻率大幅增加的情形。 
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圖 5-41  地電阻顯影儀測線 1 電阻率變化率圖 

圖 5-42 為測線 2 於投入奈米零價鐵懸浮溶液初期與投入時產生反應之電阻率變化率圖，

其中紅、紫色表示電阻率增加率較大的區域，如黑色虛線方框內所示，水平距離約 26 m 處之

黑色矩形表示投入井的位置，由圖中明顯可發現，藥劑投入之後，高電阻率增加較高的位置

出現在南側及投入井下方，與測線 1 相同，此現象導因於南北兩側之抽水井所致，而測線 2

於南側之抽水井多於測線 1，故於圖中可知，電阻率變化高之區域出現於測線中測及南側，

此與現場條件相符合。本測線中高電阻率變化較高的區域亦與初期研究(圖 5-38)研判為污染

團的位置相接近，故可驗證此電阻率增加的原因為奈米零價鐵懸浮溶液與污染物反應後的鐵

氧化合物所致。 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-42  地電阻顯影儀測線 2 電阻率變化率圖 

本計畫於開挖整治區內，另施以三維地電阻影像剖面法探測如圖 5-44，並與 2014 年之探

測成果如圖 5-43 相較，由探測結果中發現，開挖整治區內之疑似污染團之高電阻率集中區明

顯有擴大及升高的現象，因此研判仍有污染向此開挖整治區內移動的可能，經由本研究不同

時間之探測，於二維剖面中已可明顯發現電阻率在投入奈米零價鐵懸浮溶液前、投入後及奈
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米零價鐵懸浮溶液反應後的改變，並輔以水樣檢驗，更明確顯示本研究之成效。下圖 5-45 以

及 5-46 為場址採樣示意圖。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-43  地電阻顯影儀三維測線 2014 年 3 月探測結果 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-44  地電阻顯影儀三維測線 2014 年 8 月探測結果 
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圖 5-45 不同採樣場址地區圖 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-46  A14、A16、A24 場址採樣現況 
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5.2.12 實驗室奈米零價鐵與污染場址污染水樣處理 

表 5-8 和表 5-9 及圖 5-45 至圖 5-51 為自行合成之奈米零價鐵懸浮溶液與各井位採樣液處

理前後效果整理，與 1 g 未改質奈米零價鐵反應之採樣液其量為 50 mL，並加入 500 mL 之蒸

餾水；與 1 g 改質奈米零價鐵反應之採樣液其量為 100 mL，並加入 1 L 之蒸餾水。而各實驗

之反應時間皆為 1 天，反應完後利用抽氣過濾裝置將固體及液體分離，溶液取樣裝入 VOC

瓶並測量其 VOC 濃度，固體則利用燈照法烘乾後在手套箱進行研磨，並進行其他貴儀之分析

研究。由其測驗之結果與表 5-8 及表 5-11 地下水管制項目及管制標準比較後，A11, A14, A16, 

D1, D2 和 D19 井位採樣液與 1 g 未改質奈米零價鐵反應 1 天後，1,2-二氯乙烷濃度由 506, 2.8, 

1.94, 20.4, 316 和 0.62 (μg/L)，分別降至 70.6, 0.73, 0.64, 0.71, 140.5 和 0.62 (μg/L)；A11, A14

和 D1 井位採樣液與 1 g 改質之奈米零價鐵反應 1 天後，1,2-二氯乙烷濃度，分別由 506, 2.8

和 20.4 (μg/L)降至 22.8, 1 和 2.74 (μg/L)；其他 6 種主要有機污染物其濃度經處理 1 天後濃度

也大幅降低，甚至低於飲用水管制標準值，顯示出利用直接注入法注入奈米零價鐵懸浮溶液

整治現地場址之技術，是值得施行且具良好整治效果的方法，可經研究改良後使用於 DNAPL

污染場址整治。又由表 5-8 及表 5-9 比較反應前後之差值，未改質零價鐵可處理 A11 井採樣

液 1,2-二氯乙烷，氯乙烯，1,1,2-三氯乙烷之量分別為 435.4, 131.45, 133 μg/L，而改質零價

鐵可處理 A11 井採樣液 1,2-二氯乙烷，氯乙烯，1,1,2-三氯乙烷之量分別為 483.2, 53.5, 57.89 μ

g/L，因此改質後之奈米零價鐵可處理 DNAPL 的量略高於未改質前之奈米零價鐵，而其他井

的採樣液也有相同趨勢，可能是改質後之奈米零價鐵有較大之比表面積之緣故，故能處理較

多量之污染物濃度。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-45  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度 1,2-二氯乙烷濃度變化 
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圖 5-48 實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度順-1,2-二氯乙烯濃度變化 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 5-49  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度反-1,2-二氯乙烯濃度變化 
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圖 5-50  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度四氯乙烯濃度變化 

 

 

 

 

圖 5-51  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度三氯乙烯濃度變化 
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圖 5-52  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度氯乙烯濃度變化 

 

 

 

 

圖 5-53  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理各井位採樣液濃度 1,1,2-三氯乙烷濃度變化 
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表 5-8  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理前各井位採樣液濃度(單位：μg/L) 

 A11
a
 A11

b
 A14

a
 A14

b
 A16

a
 D1 

a
 D1 

b
 D2 

a
 D19

a
 

1,2-二氯乙烷 

(1,2-dichloroethane) 
506 506 2.8 2.8 1.94 2.8 2.8 316 0.62 

順-1,2-二氯乙烯 

(cis-1,2-dichloroethene) 
27 27 3.8 3.8 40.7 3.8 3.8 110 0.56 

反-1,2-二氯乙烯 

(trans-1,2-dichloroethene) 
9.52 9.52 0.65 0.65 4.2 0.65 0.65 202 0.73 

四氯乙烯 

(tetrachloroethene) 
N.D. N.D 0.62 0.62 2.1 0.62 0.62 0.71 0.1 

三氯乙烯 

(trichloroethene) 
7.11 7.11 2.05 2.05 14.7 2.05 2.05 65.5 0.82 

氯乙烯 

(chloroethene) 
133 133 64.8 64.8 202 64.8 64.8 4,140 5.51 

1,1,2-三氯乙烷 

(1,1,2-trichloroethane) 
60 60 14.7 14.7 31.1 14.7 14.7 1.39 0.06 

註：1.
a：表示加入未改質之1 g奈米零價鐵；2.

b：表示加入改質之1 g奈米零價鐵； 

ND：表示低於方法偵測極限(not detectable)之檢測值。 

 

 

 

 

 

井位 
汙染物 
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表5-9  實驗室奈米零價鐵懸浮溶液處理後各井位採樣液測試 (單位：μg/L) 

註：1.
a：表示加入未改質之1 g奈米零價鐵；2.

b：表示加入改質之1 g奈米零價鐵； 

ND：表示低於方法偵測極限(not detectable)之檢測值。 

 

目前法規之管制： 

表 5-10 及表 5-11 分別為 103 年度公告之最新土壤及地下水污染物管制標準，根據投料後

各井位歷次採樣數據分析，A11 及 A14 井位測出四氯乙烯濃度分別為 0.0005 及 0.0014 ppm，

其濃度皆低於管制標準(0.005 ppm)；而反-1,2-二氯乙烯濃度分別為 0.014 及 0.0072 ppm，也低

於管制標準值(0.1 ppm)，至於 A14 井位之順-1,2-二氯乙烯濃度為 0.0198 ppm，也低於管制標

準值(0.07 ppm)，由此顯示出利用直接注入法注入懸浮奈米鐵微粒之溶液具顯着之整治效果，

且污染物濃度經處理後低於管制之標準值，因此運用直接注入法注入懸浮奈米鐵微粒溶液來

整治現地場址是相當可行的方法，而此方法效果顯著且方便施行[166]。 

 

 

 A11
a
 A11

b
 A14

a
 A14

b
 A16

a
 D1 

b
 D1 

a
 D2 

b
 D19

a
 

1,2-二氯乙烷 

(1,2-dichloroethane) 
70.6 22.8 0.73 1.00 0.64 0.71 2.74 140.5 0.64 

順-1,2-二氯乙烯 

(cis-1,2-dichloroethene) 
1.35 N.D. N.D. N.D. 5.57 N.D. N.D. 21.4 N.D. 

反-1,2-二氯乙烯 

(trans-1,2-dichloroethene) 
N.D. N.D. N.D. 0.79 N.D. N.D. N.D. 21.5 N.D. 

四氯乙烯 

(tetrachloroethene) 
N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. N.D. 

三氯乙烯 

(trichloroethene) 
N.D. N.D. N.D. 0.71 0.76 N.D. N.D. 7.5 0.42 

氯乙烯 

(chloroethene) 
1.55 N.D. 0.75 7.61 5.04 N.D. N.D. 284 0.78 

1,1,2-三氯乙烷 

(1,1,2-trichloroethane) 
6.5 2.11 N.D. N.D. 7.94 N.D. 0.68 N.D. N.D. 

井位 
汙染物 
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表 5-10  土壤污染物之管制項目及管制標準值 (103 年度公告) 

管制項目 管制標準值 

重金屬(單位：mg/kg) 

砷(As) 60 

鎘(Cd) 20 (食用作物農地之管制標準值為 5) 

鉻(Cr) 250 

銅(Cu) 400 (食用作物農地之管制標準值為 200) 

汞(Hg) 20 (食用作物農地之管制標準值為 5） 

鎳(Ni) 200 

鉛(Pb) 2000 (食用作物農地之管制標準值為 500) 

鋅(Zn) 2000 (食用作物農地之管制標準值為 600） 

有機化合物(單位：mg/kg) 

苯(benzene) 5 

四氯化碳(carbon tetrachloride) 5 

氯仿(chloroform) 100 

1,2-二氯乙烷(1,2-dichloroethane) 8 

順-1,2-二氯乙烯 

(cis-1,2-dichloroethylene) 
7 

反-1,2-二氯乙烯(trans-1,2-dichloroethylene) 40 

1,2-二氯丙烷(1,2-dichloropropane) 0.3 

1,2-二氯苯(1,2-dichlorobenzene) 100 
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表5-10  土壤污染物之管制項目及管制標準值(續) (103年度公告) 

1,3-二氯苯(1,3-dichlorobenzene) 100 mg/kg 

3,3-二氯聯苯胺(3,3-dichlorobenzidine) 2 

乙苯(ethylbenzene) 250 

六氯苯(hexachlorobenzene) 500 

五氯酚(pentachlorophenol) 200 

四氯乙烯(tetrachloroethylene) 10 

甲苯(toluene) 500 

總石油碳氫化合物(TPH) 

(total petroleum hydrocarbons) 
800 

三氯乙烯(trichloroethylene) 60 

2,4,5-三氯酚(2,4,5-trichlorophenol) 400 

2,4,6-三氯酚(2,4,6-Trichlorophenol) 40 

氯乙烯(Vinyl chloride) 10 

二甲苯(Xylenes) 500 

農藥(單位：mg/kg) 

阿特靈(Aldrin) 0.03 

可氯丹(Chlordane) 0.5 

二氯二苯基三氯乙烷(DDT)及其衍生物
(4,4-Dichlorodiphenyl triichloroethane) 

3 

地特靈(Dieldrin) 0.04 

安特靈(Endrin) 20 

飛佈達(Heptachlor) 0.5 

毒殺芬(Toxaphene) 0.6 

安殺番(Endosulfan) 60 

其他有機化合物 

戴奧辛(Dioxins) 1000 ng-TEQ/kg 

多氯聯苯(Polychlorinated biphenyls) 0.09 mg/kg 

 

 

 

 



111 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

污染物項目 
管制值 

第一類 第二類 

單環芳香族碳氫化合物 

苯(Benzene) 0.005 0.050 

甲苯(Toluene) 1 10 

多環芳香族碳氫化合物 

奈(Naphthalene) 0.04 0.40 

氯化碳氫化合物 

四氯化碳(Carbon tetrachloride) 0.005 0.030 

氯仿(Chloroform) 0.1 1.0 

氯甲烷(Chloromethane) 0.03 0.10 

1,4-二氯苯(1,4-Dichlorobenzene) 0.075 0.50 

1,1-二氯乙烷(1,1-Dichloroethane) 0.85 8.50 

1,2-二氯乙烷(1,2-Dichloroethane) 0.005 0.050 

1,1-二氯乙烯(1,1-Dichloroethylene) 0.007 0.050 

順-1,2-二氯乙烯(cis-1,2-Dichloroethylene) 0.07 0.70 

反-1,2-二氯乙烯(trans-1,2-Dichloroethylene) 0.1 1.0 

總酚(Phenols) 0.014 0.1 

四氯乙烯(Tetrachloroethylene) 0.005 0.050 

三氯乙烯(Trichloroethylene) 0.005 0.030 

氯乙烯(Vinyl chloride) 0.002 0.020 

農藥 

2,4-地(2,4-D) 0.07 0.70 

加保扶(Carbofuran) 0.04 0.40 

可氯丹(Chlordane) 0.002 0.020 

大利松(Diazinon) 0.005 0.050 

達馬松(Methamidophos) 0.02 0.20 

巴拉松(Parathion) 0.022 0.220 

毒殺芬(Toxaphene) 0.003 0.030 

重金屬 

砷(As) 0.05 0.50 

鎘(Cd) 0.005 0.050 

鉻(Cr) 0.05 0.50 

銅(Cu) 1 10 

鉛(Pb) 0.05 0.50 

汞(Hg) 0.002 0.020 

鎳(Ni) 0.1 1.0 

鋅(Zn) 5 50 

一般項目 

硝酸鹽氮(以氮計)(Nitrate as N) 10 100 

表 5-11  地下水污染物之管制項目及管制標準值(單位：mg/L) (103 年度公告) 
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第六章  結論與建議 

A.結論 

1. 根據環保署之最新全國性工廠土壤及地下水調查資料可知，台灣地區地下水 NDPALs 污

染案例由 2011/5/12 至 2014/11/24 期間，至少共有 15 件嚴重污染案例，相當值得國人去

注意及列管整治。 

2. 經 PEI 表面改質後之 ZVINs 懸浮液能有效均勻分散於水相中，且處理 DNAPL 污染物效

果顯著，因此未來很具潛力作為現地場址直接注入法(in-situ direct injection method)整治

應用。 

3. 因 ZVINs 微粒的 PEI 表面改質劑為環境友善(environmental friendly)水溶性高分子薄膜，

放入水中會緩慢溶解，曝露新鮮的 ZVINs 微粒，理論上對 ZVINs 微粒還原降解能力影

響有限，之前在實驗室中曾以 DNAPL 標準品配製之含氯有機水溶液，測試表面改質後

之 ZVINs 效果，分解效率確實會受到質傳阻力及反應表面積變小而有所影響，造成表面

活性降低而減小還原降解污染物能力。 

4. 依據北部某污染場址地下水流方向及趨勢圖分析判斷有疑似 DNAPL 污染物殘留量向開

挖整治區內移動的可能，因此開挖整治區內適合做投藥成效之研究，由 103 年採樣結果

顯示，7 種主要 DNAPL 污染物濃度均非常高，特別是 1,2-二氯乙烷更高達 2800000 ppb，

主要是因 DNAPL 污染物經長時間之溶出，造成 DNAPL 污染濃度竄升；103 年 9 月 20

日採樣結果顯示，經長期抽水處理地下水後已達一定之稀釋效用，但仍有污染物殘留於

地底，繼續溶出。在投入 ZVINs 懸浮液之後，部分污染物濃度已明顯降低，但未達預期

成效，經研判後可能原因是大坑污染區設置多個自動抽水井，ZVINs 懸浮液投入之後可

能因抽水而被驅動力帶動到其他位置，無法長時間滯留污染區井位附近區域，所以整治

效果較無法明確看出。 

5. 實驗室測出之導電度趨勢與地電儀影(RIP)樣圖判定結果相符，顯示投入之 ZVINs 懸浮

液，確實已在地底下隨著水流移動，進而和污染物 plume 作用，進行還原降解的反應。 

6. 經由兩條二維地電阻影像剖面法探測成果，可研判表面改質後 ZVINs 懸浮液投入含水層

中確實造成地層物性的改變，顯示表面改質後 ZVINs 懸浮液已擴散進入含水層中。 

7. 由於北部某污染場址仍有其他單位持續整治中，地下水之導電率相較於表面改質後

ZVINs 懸浮溶液為高，因此表面改質後 ZVINs 懸浮液投入後會使地層之電性剖面之電阻

率有上升的現象，此上揚的現象推測並非是由 DNAPL 污染增加所造成。 

8. 表面改質後 ZVINs 懸浮溶液與 DNAPL 污染物產生之氧化鐵為低導電率，因此，目前可
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假設地層中電阻率增加亦有表面改質後 ZVINs 懸浮溶液與 DNAPL 污染物反應而還原降

解所造成之可能性。 

9. 以長期監測的觀點來探討，地層中 DNAPL 污染物，及與表面改質後 ZVINs 懸浮液反應

後之氧化鐵，在一段時間後若有濃度下降及抽水排出地層之現象後，地層中的電阻率是

否有下降的可能性將值得觀察，此驗証除了地電阻影像剖面法的非破壞性的大範圍剖面

探測之外，更需地下水採樣檢驗等更直接之量測結果，相互驗証，方能得到最佳之整治

效能成果之研判。 

10. 本計畫之材料開發與表面改質將是後續模擬 DNAPLs 污染地下水整治之關鍵，尤其是如

何讓強磁性 ZVINs 微粒可以在水相分散良好並不會容易凝聚與氧化，提前喪失高還原活

性之特質及優勢，以更具有高度移動性隨著地下水流傳遞到達 DNAPLs plumes 區域，進

而利用 ZVINs 之高還原破壞能力，將 DNAPLs 中之氯離子抓取降解生成較無害之物質。

由於強磁性奈米零價鐵微粒，在水相分散不易，目前各國許多專家學者正積極研發良好的

分散技術，仍具研究及技術發展之空間，由於現址整治之情況主要以水相為標的，故亟需

積極研發成功完全分散於水相及量產技術。 

11. 近年來經過利用 ZVINs 直接注入法之研究，也確實證明零價鐵對於去除環境含氯有機污

染物地下污染水體，並運用於現址復育上有明顯的去除效果，且 ZVIns 直接注入法是近年

來發展受污染地下水現地整治技術中最經濟與簡單的方法。一般而言，ZVINs 的粒徑愈

小，其活性越大，因此將會提高對污染物的去除效果。ZVINs 的比表面積遠比其他商用微

米級零價鐵來的大，而其表面活性基也就較多，故對於去除環境污染物的能力，應將會大

為提升。有鑑於此，本研究計畫將自行合成出 ZVINs 鐵粉，將其懸浮於水相，直接注入

應用在處理受污染之地下水體中，以期利用奈米觸媒能對現址(in-situ or on-site)地下水污

染整治及環境科學有所貢獻。 

B.建議： 

1. 本計畫所蒐集之DNAPLs相關資料可以提供EPA瞭解評估選定之受污染場址有害污染物

來源、種類、特性、數量及其可能造成土壤及地下水污染程度。 

2. 目前已初步完成 ZVINs 粉體之合成/表面改質/量產技術及地電阻顯影儀設備之現址應用

程序及技術，在國內 DNAPL 污染場址之實場測試及整治經驗缺乏情形之下，整治成效

及數據獲得是十分艱辛而難得。 

3. 本計畫可以提供未來利用 ZVINs 粉體及地電阻顯影儀現址處理地下水污染之技術可行

性，來處理受污染場址，使該污染場址土地無害、安定/穩定化，以避免污染擴散至周遭
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土壤及地下水，進而填平後能進行開發工業或經濟的商業利用價值。 

4. 本計畫已初步建立 ZVINs 粉體及地電阻顯影儀現址處理地下水污染技術及設備之完整

操作程序及技術，進而技術轉移，以提升國內地下水污染之現址處理技術或組裝處理設

備能力。 

5. 本計畫已建立復原後之該污染場址，整治期間及後續之土壤及地下水之環境品質監測或

檢驗數據資料庫，可做為日後相似污染場址的整治、復育或研究之參考。 

6. 本計畫預計完成 ZVINs 粉體及地電阻顯影儀現址處理地下水污染技術或設備之成本估

算及經濟影響評估，以落實地下水污染現址整治應用技術之本土化目標。 

7. 建議政府相關單位對土壤及地下水之整治政策，能多加重視及支持；尤其是對污染土壤

及地下水污染嚴重列管之場址，能有效掌握事業單位或善良管理人之責任義務，依照污

染者付費原則，嚴格監督整治進度及成效，以避免浪費國家資源及人民之血汗錢。 

8. 由於國內對於 DNAPL 污染場址現地整治機會及經驗缺乏，尤其北部某污染場址為典型

DNAPL 污染場址，十分適合從事實作整治或學術領域方面之測試及研究，因而造成場

址仍有其他單位持續整治及測試中，且因多處進行抽井而有污染擴散之趨勢，已向事業

單位主管反應，建議立即停止進行抽出 DNAPL 污染地下水，以免污染源擴大發生。 

9. 目前實驗室級最高產量為 50 L/day，經粗略成本估算 ZVINs 懸浮液單價約 280 NT$/L(含

藥品、人力、電力及儀器折舊等費用)，成本仍高，未來需積極研究開發改質後奈米零價

鐵懸浮液更有效率量產方式、生產設備及投料機具設備，以因應大幅污染面積及高濃度

DNAPL 污染之污染場址現址整治。 

10. 由於污染場址地下水之真實情形因經費不足而無法完全掌握，例如真實含氧量、地下水

溫、pH 值、其他污染物干擾等問題，都會明顯影響 ZVINs 注入法之成敗。目前使用 ZVINs

注入 pumping 設備，仍有 N2 曝氣防止氧化效率是否能持續過久，在 ZVINs 到達 DNAPLs 

plumes 前尚未氧化，依舊保持強還原力之特性難題需要克服，將是未來可以改善之方向。

另外，ZVINs 表面披覆高分子之阻氧效果及其溶解於地下水而呈現新鮮 ZVINs 之精確動

力測試，仍需要再努力進行修正及測試。 

11. 目前利用地電阻影像剖面法(RIP)來偵測地下水或土層各定點的電阻率變化，其施測面積

約為 41.25 m × 30 m，成本約為 120,000 NT$/次(含材料、人力、電力及儀器折舊等費用，

不含鑽井費用)，若再加上 200 L/次之 ZVINs 懸浮液及出車交通費用成本，總計約為

250,000 NT$/次，費用不貲。 
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七、研究進度及已完成之工作項目（甘特圖） 

年月 

工作項目  
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 

備 

註 

1.DNAPLs/ZVINs 資料蒐集及分析整理 
             

2.完成 ZVINs 粉體之合成/表面改質 
             

3.完成 ZVINs 粉體表面改質前後之特性鑑定

與分析 
             

4.完成表面改質 ZVINs 之在水中之懸浮性/

水溶解度測試及建立最佳化條件 
             

5.實驗/貴儀數據整理及撰寫期中報告 
             

6.完成表面改質 ZVINs 處理 DNAPLs 之降解

效率測試及最佳降解條件探討 
             

7.完成表面改質 ZVINs 處理 DNAPLs 之產物

/副產物分析及確認 
             

8.建立表面改質 ZVINs 處理 DNAPLs 之還原

降解反應機制/路徑之探討 
             

9.小型模擬 DNAPLs 污染場址之地電探測儀

RIP 測試及污染模擬追蹤分析 
             

10.利用 ZVINs 處理 DNAPLs 技術或設備之

成本估算及經濟評估，並與其他處理技術之

優缺點評估及比較 

             

11.完成實驗/貴儀數據總整理及期末報告 
             

工作進度估計百分比（%累積數） 10 15 20 25 32 44 55 65 70 80 90 100  

查核點 

期中 

1. 完成 ZVINs 粉體之合成/表面改質； 

2. 完成 ZVINs 粉體表面改質前後之特性鑑定； 

3. 完成表面改質 ZVINs 之懸浮性/水溶解度測試

及建立最佳化條件與期中報告。 

期末 

1. 完成 ZVINs 處理 DNAPLs 之降解效率測試； 

2. 完成ZVINs處理DNAPLs之產物/副產物分析及

降解反應機制/路徑之探討； 

3. 建立小型模擬 DNAPLs 污染場址之 RIP 測試及

技術/設備之成本估算及經濟評估與期末報告。 

說明： 

1、工作項目請視專案性質及需要自行訂定。預定進度以粗線表示其起迄日期。 

2、「工作進度百分比」欄係為配合管考作業所需，累積百分比請視工作性質就以下因素擇一估計訂

定：（1）工作天數，（2）經費之分配，（3）工作量之比重，（4）擬達成目標之具體數字。 

3、「查核點」，請在條形圖上標明※符號，並在「查核點」欄具體註明關鍵性工作要項。 

期中查核點 

期末查核點 
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