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摘要

全氟辛酸(Perfluorooctanoic acid, PFOA)被廣泛運用於工業和商業活動上，

由於其化學穩定性和生物累積性，全氟辛酸會對自然環境和人體健康產生嚴重

的危害，雖然「斯德哥爾摩公約」已限制了全氟辛酸的使用，但是半導體製程、

紡織塗層等少部分特殊用途受到豁免，在這些製程中仍能使用全氟辛酸，因此

全氟辛酸的使用及處理仍受到全球的關注。本研究針對全氟辛酸，利用浮除法

(flotation)、電混凝(electrocoagulation, EC)以及電混凝浮除(electrocoagulation-

flotation, ECF)三種方法來去除水中的全氟辛酸，並添加界面活性劑和氯化鋅作

為捕集劑，以增進全氟辛酸的去除效果。研究結果顯示，在各種界面活性劑中，

陽離子界面活性劑對全氟辛酸去除效果遠高於陰離子界面活性劑，而與全氟辛

酸具有相似結構的界面活性劑作為捕集劑能有較好的去除效果，使用與全氟辛

酸碳鍊長度相同的正辛基三甲基溴化銨(octadecyl trimethyl ammonium bromide,

OTAB)作為捕集劑進行泡沫浮除可以在 20 分鐘內完全去除全氟辛酸。在電混凝

的過程中添加氯化鋅可以增進絮凝效果，這種效果增強了浮選效果，可以在 20

分鐘內將全氟辛酸去除率由 75%左右提升至將近 100%。在電混凝系統中添加界

面活性劑可以增進系統的浮除效果，使其變為電混凝浮除，使用癸基三甲基溴

化銨(dodecyltrimethylammonium bromide, DTAB)可以在 10 分鐘內去除 95%以上

的全氟辛酸。將上浮的泡沫冷凍乾燥後進行特徵分析，包括 X 光繞射儀(XRD)、

掃描電子顯微鏡(SEM)、傅立葉紅外光譜儀(FTIR)以及 X 射線光電子能譜儀

(XPS)，結果顯示全氟辛酸確實隨著泡沫被去除，並確認去除機制除了全氟辛酸

梭酸基團與鋁膠羽鍵結以及全氟辛酸與鋁膠羽的靜電吸附之外，全氟辛酸與鋁

膠羽的氟-鋁配位鍵結也是主要去除機制之一。研究最後探討各方法之能量效率，

添加 DTAB 的 ECF 其能量效率遠優於他文獻的方法，能效(G50)是其他文獻方法

的 100倍，而能耗(EEO)是其他文獻方法的 1/100。ECF能在很短的時間內自水中
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去除全氟辛酸，能耗也優於其他方法，是具有商業化潛力的全氟化合物去除方

法。

關鍵詞：全氟辛酸(PFOA)、界面活性劑、電混凝浮除(ECF)
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Abstract

Perfluorooctanoic acid (PFOA) is widely used in industrial and commercial

activities. Due to its chemical stability and bioaccumulation, PFOA can cause serious

harm to the natural environment and human health. Although the "Stockholm

Convention" has restricted the use of PFOA, a small number of particular uses, such as

semiconductor process, and textile coating, are exempted, and PFOA can still be used,

so the use and treatment of PFOA still attract global attention. This study removed

PFOA by three methods: flotation, electrocoagulation (EC), and electrocoagulation-

flotation (ECF). Surfactant and zinc chloride were added as collectors. Aggregate to

enhance the removal of PFOA. The results show that among various surfactants, the

removal effect of cationic surfactants is much higher than that of anionic surfactants,

and surfactants with similar structures to PFOA can have better removal effects as

collectors. PFOA can be removed entirely within 20 minutes by froth flotation using

octadecyl trimethyl ammonium bromide (OTAB) as a collector, with the same carbon

chain length as PFOA. The addition of zinc chloride in electrocoagulation can enhance

the flocculation effect, which enhances the flotation effect and can increase the removal

effect of PFOA from about 75% to nearly 100% within 20 minutes. Adding surfactants

to the electrocoagulation system can enhance the flotation effect of the system, making

the system into an electrocoagulation-flotation, and the use of dodecyl trimethyl

ammonium bromide (DTAB) can remove more than 95% of PFOA in 10 minutes. The

floating foam was freeze-dried and then analyzed by X-ray diffraction (XRD), scanning

electron microscope (SEM), fourier transforms infrared spectroscopy (FTIR), and X-

ray photoelectron spectroscopy (XPS). The results confirmed that PFOA was removed

with foam. And the primary removal mechanisms are bonding of monomeric cationic
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species to anionic sites of the organic molecules, bonding of polymeric cationic species,

adsorption on the flocs, which are superficially positively charged, coordination of

covalent bonds between fluorine and aluminum, co-flotation with surfactant, and

forming micelle with surfactant. The energy efficiency of each method is discussed at

the end of the study. The energy efficiency of ECF with DTAB is much better than that

of other literature methods. The energy efficiency (G50) is 100 times than other

literature methods, and the energy consumption (EEO) is 1/100. ECF can remove PFOA

from water in a very short time, and the energy consumption is also better than other

methods. It is a method for removing PFOA with commercial potential.

Keyword: Perfluorooctanoic acid (PFOA), Surfactant, Electrocoagulation-flotation

(ECF), X-ray Photoelectron Spectroscopy (XPS)
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1第一章諸論

1.1 前言

隨著社會經濟和科學技術的發展，人類生活水平不斷提高，各種各樣的化

學用品出現在我們的生活中，它們一方面帶給我們方便，一方面卻破壞著我們

周圍的環境，甚至過去認為安全的化學物質，如今卻發現可能影響環境及人體

的健康。目前，特別關注的是一些常用的有機物對生態環境、生物體和動物體

的影響，尤其是持久性有機污染物，不僅對人類及周圍環境有害，還具有化學

持久性、生物累積性等特點，這些化合物可以通過食物鏈在生物體內累積，從

而對人體健康和生態系統產生毒害作用。而今，關注較多的新型持久性有機物

有全氟化合物（主要是全氟辛烷磺酸和全氟辛酸）、多溴聯苯醚等。

全氟化合物(目前英文普遍使用 Perfluoroalkyl Substances, PFAs，早年亦寫作

Perfluorinated Compounds/Chemicals, PFCs)是一種人工合成的新興污染物，自

1950 年被人工合成後已使用超過 50 年。因具有高化學穩定性、高表面活性、優

良的耐熱性以及疏水疏油性，被廣泛用於化學工業、機械工業、紡織業、油墨、

塗料、家庭用品、造紙工業及其他行業，其中應用最廣的是全氟辛酸（PFOA）

和全氟辛烷磺酸（PFOS）。目前，在各種環境介質和生物體中都有全氟化合物

的存在。20 世紀 60 年代，全氟化合物第一次被相關人員確認為全球性的有機污

染物，經過多年對全氟化合物危害影響的研究，在 2009 年 5 月召開的「關於持

久性有機污染物的斯德哥爾摩公約」(Amendments to the Stockholm Convention on

Persistent Organic Pollutants)第四次締約方大會上，正式將包含全氟辛烷磺酸

（PFOS）以及全氟辛酸（PFOA）類物質在內的 9 種新型持久性有機污染物

（POPs）增列入「斯德哥爾摩公約」(Stockholm Convention)。
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1.2 研究目的

現今已有許多全氟化合物的降解技術被研究，但是據研究統計，即便歐美

國家已開始減少停止使用全氟化合物，由於其優秀的化學特性，仍然有許多產

業在製程中使用全氟化合物。為減少全氟化合物在製造運輸的過程中暴露至環

境中的風險，廠內回收會是一個可行的方式。Lee 等人於 2017 年的研究中指出，

使用浮除法可以在很短的時間內將高濃度的 PFOA及 PFOS以泡沫的形式去除，

再將泡沫經過處理後可以回收 PFOA 及 PFOS，但是該方法對於低濃度或是短碳

鍊之全氟化合物效果並不好[1]。因此，本研究擬以電混凝浮除加捕集劑增進全

氟化合物之去除效率。

1.3 研究內容

本研究將全氟化合物視為界面活性劑，利用其界面活性劑的特性，透過添

加捕集劑(collector)增進全氟化合物之去除效率，探討不同犧牲電極、捕集劑及

操作參數，對全氟化合物去除效率之影響。

主要研究內容分三個部分：

1. 浮除實驗

利用泡沫浮除法搭配不同種類的界面活性劑作為捕集劑，探討不同種類、劑

量的捕集劑及操作條件對全氟辛酸去除率的影響，最後探討可能的去除機制

並比較其能量效率。

2. 電混凝實驗

利用電混凝法，探討犧牲電極種類、電流密度、初始 pH、初始全氟化合物

濃度等變因對全氟辛酸去除率之影響，其次添加鋅鹽增進電混凝時全氟辛酸

的去除效率，最後探討可能的去除機制並比較其能量效率。
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3. 電混凝浮除實驗

利用電混凝浮除法，使用第一部分實驗結果較佳的捕集劑，探討各捕集劑在

電混凝浮時所造成的影響，並與第一部分結果作比較，最後探討可能的去除

機制並比較其能量效率。
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2第二章文獻回顧

2.1 全氟化合物之污染及危害

2.1.1 全氟化合物之特性

全氟化合物(Perfluoroalkyl Substances, PFAs)一般泛指所有全氟碳化合物

(Perfluorocarbons)及其衍伸物，從兩個碳鏈到十餘個碳鏈鍵結大量氟離子皆可稱

為全氟化合物，其長鏈結構可以線狀、環狀或多環芳香烴等形式存在。當全氟

碳化合物的碳鏈尾端接上不同之官能基則形成全氟化合物，如全氟辛烷

(Perfluorooctane)接上羧基則形成全氟辛酸(Perfluorooctanoic acid,PFOA)，接上磺

酸基則形成全氟辛烷磺酸(Perfluorooctane-sulfonic acid,PFOS)。本研究所探討之

全氟化合物(PFAs)為全氟辛酸(PFOA)、全氟辛烷磺酸(PFOS)及它們的短鏈替代

品。

1947 年，美國明尼蘇達礦業製造有限公司（簡稱 3M 公司）成功研製出全

氟化合物，其中 PFOA和 PFOS是目前最受關注的兩種典型的全氟化合物，其物

化特性如表 2-1 所示。由於 PFOA 分子中具有強的 C-F 鍵（110 kcal/mol），加上

氟原子的強拉電子效應，會將電子往自身的方向吸引，使 C-F 鍵有很強的化學

性質，並且這種共價鍵能力會增強臨近的 C-C 鍵的強度，使得 PFOA 分子本身

不易發生斷鍵現象。同時，氟原子自身的 3 對孤對電子對構成了對中心碳原子

的有效立體屏蔽作用，使親核物質難以對其進行破壞，因而使其具有很高的耐

酸鹼和強氧化性。氟原子具有的強電負性增加了全氟烷基吸收電子基團的能力，

和普通的羧酸相比較，PFOA 具有強酸性，幾乎可以完全電離在水中[2]；PFOA

在水中還具有較高的水溶性、較低的蒸汽壓，揮發性也極低，和一般的烴類界

面活性劑相比較，PFOA 的表面張力要小的多[3, 4]。研究表明，PFOA 即使長時

間浸泡在強氧化性或強酸溶液中煮沸也不易降解，而且在生物體內的蓄積性較
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強，在環境中也難以降解，是一種新型的環境污染物。

表 2-1 PFOA 與 PFOS 物化特性

分子式 C8HF15O2 C8HF17O3S

分子量 414.07g/mole 500.13 g/mol

結構式

F F

F

F F

OH

F F F F F F

F F F F O

F F

F

F F

S
O

F F F F F F

F F F F O
OH

沸點 189-192℃ 133 °C

溶解度 9.5g/L 519 mg/L (20 ± 0,5ºC)

解離常數(pKa) -0.21 [5] -3.27 [6]

臨界微胞濃度[7] 25 mM 8.0 mM

2.1.2 全氟化合物之製造及使用

PFAs 的全球直接及間接的排放數據已經被統計[8-10]，Wang 等人統計了

PFAs 自 1951 年到 2015 年的可量化排放來源，並預測 2016 年到 2030 年排放源

可能的變化趨勢[11]，其結果表明，從 1951 年到 2002 年，PFOA 的排放量主要

來自於工廠製造的含 PFOA 的產品，為了追踪工業源的地理位置變換，製造和

使用 PFOA 的主要國家被分成兩組：第一組，日本、西歐和美國；第二組，俄

羅斯、中國、印度、波蘭，在可研究範圍內，根據對 PFOA 生產位置的評估發

現，自 2002年起第一組國家的 PFAs（C4～C14）排放量開始逐步減少，而第二

組國家的 PFAs 排放量開始逐步減提升，目前排放量超過了 25 噸/年。由於許多

國家仍然在含氟聚合物的生產製造中使用 PFOA 及其衍生物作為主要的添加劑，

這使得 PFOA 依然有機會污染自然環境。

全氟羧酸用於製造含氟聚合物已有 50 多年的歷史，比如聚偏二氟乙烯和聚

四氟乙烯的製造，在 2002 年，全球就有 33 個地點有在生產含氟聚合物。其中

美國有 8個地點，中國有 7個地點，日本有 7個地點，歐洲有 7個地點，俄羅斯
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有 2 個地點，印度有 1 個地點，總生產能力達到 144 萬噸/年；據統計，2000 年

大約有 230～375 噸全氟羧酸被用作生產含氟聚合物的添加劑，其中全氟辛酸銨

占到 85%，全氟壬酸銨佔 15%，大約有 60%以上的全氟羧酸從生產地點排放到

環境中，其中約有 23%的進入空氣，65%進入水體，剩下的 12%進入到土壤環

境中；根據1951-2003年期間全球含氟聚合物的產量統計，從含氟聚合物生產基

地排放到環境中的全氟羧酸大約可達 2400～5400 噸，由此可見，含氟聚合物生

產所排放的全氟羧酸是環境中全氟羧酸的主要來源[10]。

2.1.3 全氟化合物之污染現狀

由於 PFOA 的分子結構較為特殊，具有穩定的化學性質，耐高溫、光照等

作用，並且很難被微生物降解，因此，廣泛的存在於各種環境介質中。同時，

PFOA 又可通過食物鏈進入生物體和人體中，從而影響生物體和人體的健康。

PFOA 的持久性、遠距離傳輸能力以及生物累積性使得其污染範圍十分廣泛。

據監測發現，PFOA 廣泛存在於地下水、地表水以及海水和遠洋流域中。

環保署檢驗所自 2006 至 2014 年針對國內 24 條河川持續監測全氟辛酸、全氟辛

烷磺酸及全氟癸酸的背景含量[12]，並於 2016 至 2017 年完成科學園區、河川、

濕地、偏遠地區溪流、高山湖泊、地下水井及淨水廠原水與清水之全氟化合物

檢測，調查結果如下：新竹科學園區原廢水檢出9項全氟化合物，濃度介於6.72

至12000 ng/L、中部科學園區原廢水檢出9項全氟化合物，濃度介於40.1至1234

ng/L、南部科學園區原廢水檢出 8 項全氟化合物，濃度介於 15.5 至 3297 ng/L；

南崁溪、客雅溪及後勁溪之檢測值各為未檢出至 930 ng/L、未檢出至 732 ng/L

之及未檢出至 360 ng/L。環檢所於 2017年檢測 40處淨水場原水及清水水樣，調

查 26 項全氟化合物分布情形及含量(主要結果如表 2-2 所示)，在原水中檢測出

了全氟化合物，主要為 PFOA、PFOS 以及 PFBS。

Chen 等人於 2010 年至 2011 年間，對台灣常食用的穀物、肉類、海鮮、雞

蛋、豬肝和牛奶進行 PFAs 的檢測，結果表明幾乎所有樣品中都發現了 PFOA 最
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高濃度可達 283 ng/g(豬肝)，台灣一般人群中全氟和多氟烷基物質的估計總攝入

量為 11.7 微克/人/天，與西方國家的人口相比，台灣人暴露於更多 PFAs，主要

是由於較高的食品污染[13]。

Jiang 等人於 2017 年對台灣寶山水庫周邊進行了採樣監測，PFOA 和 PFOS

的總和濃度最高可達 130 ng/L，遠超過了美國環保局健康諮詢指南(USEPA

Health Advisory guideline)的 70ng/L，飲用水健康風險評估表明，該水體短期內

不存在高風險，但長期存在潛在的生物蓄積和生物放大風險[14]。

Sakurai 等人對東京海灣中的底泥和水體進行了監測，研究發現，東京海灣

水體中 PFOA 和 PFOS 的平均濃度分別為 12 ng/L 和 3.7 ng/L，底泥中 PFOA 和

PFOS 的平均濃度分別為 0.21 ng/g 和 0.60 ng/g。另外，他們還研究了 PFOA 和

PFOS 濃度與水體鹽度的關係，結果發現，PFOA 和 PFOS 的含量與水體鹽度呈

現負相關性。通過這些研究數據的分析，他們認為，東京海灣中的 PFOA 和

PFOS是由河流等淡水所帶入[15]。M.Clara等人對澳大利亞內的七個湖泊和多瑙

河進行了監測，結果發現，在這些水體及其底泥中都含有一定量的 PFOA 和

PFOS，最高濃度分別可達到 21 ng/L 和 37 ng/L[16]。綜合以上的文獻可知，不

論是台灣本土或是國際全球，自然環境及生態均受到全氟化合物的污染及危害。

Yong 等人對韓國 Nakdong River 流域三個城市的地下水全氟化合物 (PFAs)

濃度進行了量測，以調查 2018 年在該地區發生的 PFAs洩漏事件的影響[17]。其

中可觀察到全氟辛酸 (PFOA)、全氟己酸 (PFHxA)、全氟戊酸 (PFPeA) 和全氟己

烷磺酸鹽(PFHxS)的存在，最大濃度可達 36.9 ng/L，而全氟己烷磺酸主要在中游

地區檢測到，佔全氟化合物總濃度的 51%。

Meng 等人對渤海及其流入河中的全氟化合物含量[18]，研究中採集了 17 個

海水樣品、40 個海洋沉積物樣品、31 個河流沉積物樣品和 26 個河流土壤樣品，

結果表明 C8 同系物仍然是該地區主要的全氟污染物，其中 PFOA 為污染物的主

要成分，以 PMF 5.0 軟體分析 PFAs 的潛在來源，主要來源包括 AFFF、金屬電

鍍、食品包裝、氟化工業、氟化聚合物製造和生活污染。
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由以上文獻可知，人為活動已經在各地區造成不同程度的 PFAs 污染，並隨

著污染物的傳輸進入到食品之中，使人們暴露在 PFAs 的風險之中。

表 2-2 40 座淨水場全氟化合物檢出統計表[12]

全氟化合物 碳數 原水檢出場次 原水檢出率 (%)
原水檢出濃度

範圍 (ng/L)

PFBA C4 1 3 10.21

PFBS C4 9 2 1.47~12.9

PFPeA C5 1 3 21.5

PFHxA C6 3 8 2.37~21.9

PFHxS C6 3 8 16.3~102

PFHpA C7 4 10 1.75~7.93

PFHpS C7 1 3 3.50

6:2 FTSA C8 2 5 2.93~4.73

PFOA C8 4 10 1.85~5.05

PFOS C8 6 15 1.65~40.6

PFDA C10 2 5 1.60~18.9

PFTrA C13 1 3 1.95

2.1.4 動物體內之全氟化合物污染現狀

研究發現許多全氟烷基酸（PFAAs）除了對脂肪有影響外還對蛋白質有很

大的影響，比如 PFOA 和 PFOS[19]。到目前為止，研究者主要以動物體和人體

中的血液為樣本，來檢測生物體內 PFAAs 的含量，通常是全身血液和血清。

PFAAs 在中國人口中廣泛的被檢測到[20]。研究者發現，血液中的 PFAAs 濃度

是存在空間分佈差異的，東部地區人體內的 PFAAs 濃度遠遠高於西部地區人體

內 PFAAs 的濃度[21]。在中國，研究者最關注的地區是環渤海經濟圈（BREC），

該地區含氟工廠較多，主要包括含氟聚合物的生產、紡織廠、造紙廠、電鍍廠

等。阜新地區居民血清中 PFOA 的平均濃度為 7.6 ng/L，最大濃度可達 15 ng/L。
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調查者發現，阜新近年來建立了兩個氟化物工廠，可見，PFOA 的排放已經很

大的影響了當地的居民以及周邊環境[22, 23]。同時研究者也發現血清中 PFAAs

的濃度是隨著性別和年齡而變化的。在血清中 PFOA 和 PFOS 的濃度和年齡呈

正相關性，男性血清中 PFAAs 濃度高於女性血清 PFAAs 濃度；小於 15 歲的人

體中，女性血清中 PFAAs 濃度高於男性血清中 PFAAs 的濃度[24]。

近年來，PFAAs 對胎兒和嬰兒的暴露引起了研究者廣泛的關注，研究發現，

PFAAs 對胎兒和嬰兒有兩種暴露途徑，包括母親的直接傳播和母乳的傳播[25-

28]。對於新生兒來說，PFAAs 的濃度和母親的血清、小孩的血清以及母乳有很

大的相關性。 PFOS 和 PFOA 在母親血清中的平均濃度分別是 3.2 ng/mL 和 1.66

ng/mL，在小孩血清中平均濃度分別是 1.79 ng/mL 和 1.5 ng/mL，在母乳中的平

均濃度分別是 0.06 ng /mL 和 0.18 ng/mL。所以通過胎盤和哺乳期傳輸到嬰兒體

內的 PFOA 含量是高於 PFOS 含量[29]。由於 PFOA 的難降解性，使其在環境中

持久存在，研究人員在日本和韓國的一些鳥類肝臟中也檢測到 PFOA 的存在，

最高濃度達到 650 ng/g[30]。在地中海等海域動物體中研究人員也發現了 PFOA

的存在，比如海豹、海膝和旗魚等海洋動物的肝和血液中[31]。

2.1.5 全氟辛酸暴露途徑

圖 2-1 顯示了了 PFAs 傳輸和積累的來源以及空間尺度[32]，含有 PFAs 的材

料在生產、使用和處置過程中會向環境釋放，全氟辛酸 (PFOA)的排放源主要是

來自其生產過程以及相關產品的製造過程，而全氟辛烷磺酸 (PFOS) 的排放主要

來自工業生產過程中的釋放。

全氟化合物的暴露途徑主要分為吸入，攝入和皮膚接觸[33]，皮膚接觸對

人體總全氟化合物吸收的貢獻相對較小。在攝入所接觸到的介質中，因全氟化

合物在水中的高度溶解性[34]，人類的飲食也被認為是人體內全氟化合物的主

要來源[35]。吸入則包括室外塵埃和懸浮的室內家庭塵埃[36]。

全氟化合物在水體中的廣泛分佈,以及它們呈現出沿食物鏈的生物放大作用,
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近年來，一些研究表明，魚類、乳製品（包括牛奶）和肉類等食品是人類食入

的全氟化合物來源。但海鮮和淡水/海水魚類是人類日常飲食中不可或缺的，因

此更是人體內全氟化合物的最重要來源[37]。

圖 2-1 全氟烷基酸及其多氟前體的主要排放源和全球傳輸路徑[32]

2.1.6 全氟化合物與斯德哥爾摩公約

斯德哥爾摩公約是一項全球性的國際公約，主要在關注持久性有機污染物

(Persistent Organic Pollutants, POPs)，旨在保護人類健康和環境免受長期在環境

中不易降解、在地理上廣泛分佈，且會在人類和野生動物的脂肪組織中積累的

化學品的危害。該公約於 2001 年通過並於 2004 年生效，通過簽署該公約，各

方同意採取措施消除或減少 POPs向環境的排放，該公約由聯合國環境規劃署管

理，總部設在瑞士日內瓦，並於轄下成立了一個單獨的委員會（Persistent

Organic Pollutants Review Committee, POPRC）作為斯德哥爾摩公約的附屬機構

來審查新化學品，歷屆 COP 及 POPRC 對 PFAs 的相關決議如表 2-3 所列。



doi:10.6342/NTU202201348

11

表 2-3 歷屆 COP 及 POPRC 對 PFAs 的相關決議(本研究自行整理)

會議 完成工作

POPRC.1 (2005.11.07) 決議將對 PFOS 及其鹽類進行評估

POPRC.2

(2006.11.06)

完成了 PFOS 的風險簡介，決議將進一步對 PFOS 和潛在的

PFOS 前驅物的可能控制措施進行分析

POPRC.3

(2007.11.19)

完成 PFOS 的風險評估報告草案，建議公約將其列入附件 A 或

附件 B

POPRC.4

(2008.10.13)

審查締約國提交有關 PFOS 製造、其他用途、替代品等相關資

料

COP.4 (2009.05.04) 決議將 PFOS 及其鹽類列入附件 B

POPRC.7 (2011.10.10) 決議對開放應用中 PFOS 替代品進行評估

POPRC.8

(2012.10.15)

部分用途已具有更安全的替代品，建議締約國停止將 PFOS 使

用於以下用途，包括滅火泡沫、殺蟲劑、裝飾性金屬電鍍、紡

織皮革

POPRC.11(2015.10.19) 決議將對 PFOA 進行評估

POPRC.12 (2016.09.19) 完成了 PFOA 其鹽類及其相關化合物的風險簡介，將對 PFOA

做進一步審查

POPRC.13

(2017.10.17)

完成 PFOA 的風險評估報告草案，建議公約將其列入附件 A 或

附件 B

決議將對 PFHxS 進行評估

POPRC.14

(2018.09.17)

完成了 PFHxS 其鹽類及其相關化合物的風險簡介，將對 PFHxS

做進一步審查

完成 PFOA 風險管理評估的增編，建議公約將 PFOA 列入附件

A

對 PFOS、其鹽類和 PFOSF 的各種可接受用途和特定豁免提出

建議

COP.9

(2019.04.29)

修正 PFOS 的可接受用途及特定豁免

決議將 PFOA 其鹽類及其相關化合物列入附件 A

POPRC.15 (2019.10.01) 完成 PFHxS 的風險評估報告草案，建議公約將其列入附件 A
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2008 年第四屆 POPs 審查委員會(POPRC.4)審查了 PFOS 並建議將其列入附

件 A或附件 B，2009年斯哥爾摩公約締約國大會第四次會議（COP4）考慮了這

一建議，並決定將全氟辛烷磺酸（PFOS）、其鹽類和全氟辛烷磺酰氟列入附件

B，僅允許可接受用途和特定豁免。儘管 PFOS 被斯德哥爾摩公約歸類為持久性

有機污染物，但由於部分用途缺少有效的替代品，因此截至 2019 年仍能用於控

制切葉蟻（美葉切蟻屬和刺切蟻屬）的昆蟲毒餌，以及用於封閉系統的金屬電

鍍。

2019年斯哥爾摩公約締約方大會第九次會議（COP9）將全氟辛酸（PFOA）、

其鹽類列入附件 A，但仍有許多用途被列入特殊豁免，包括半導體製程中的光

刻及蝕刻工藝、保護工人免受危險液體造成的健康和安全風險影響的抗油抗水

紡織品、生產特定產品而製造聚四氟乙烯（PTFE）和聚偏氟乙烯（PVDF）等

用途。

2.2 全氟化合物之處理技術

由於 PFAs 特殊的物理化學性質，使得研究人員對其降解方法有了廣泛的研

究。從水中去除全氟化合物的主要技術可分為兩類，第一類是直接破壞降解水

中的全氟化合物，也就是常見的氧化還原方法，包括光化學光催化、電化學氧

化、超聲波等等。第二類是分離分法，先從水中分離濃縮全氟化合物，再由第

一類方法進行破壞處理，第二類方法包括吸附、過濾等。

2.2.1 高級氧化法

由於 PFAs 的高化學穩定性，利用傳統的氧化技術並不能有效的降解 PFAs，

因此通常採用高級氧化法(advanced oxidation processe, AOP)，在 AOP 過程中，

污染物透過與氧化自由基反應發生氧化。這些氧化自由基通常是通過使用不同

的活化技術，例如紫外線、超聲波、微波等，活化臭氧(O3)和過氧化氫(H2O2)等

化學氧化劑在現場生成的，常見的 AOP 包括 O3 和 H2O2 的組合、芬頓反應、
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UV/二氧化鈦(UV/TiO2)、UV/H2O2 和活化過硫酸鹽。值得注意的是，很多文獻

已指出 PFAs 無法被羥基自由基(• 𝑂𝐻)單獨降解，需要混以其他處理方法。

2.2.1.1 活化過硫酸鹽

活化過硫酸鹽是透過用熱、過渡金屬或紫外線等活化方法來活化過硫酸鈉

(𝑁𝑎2𝑆2𝑂8)，藉此產生硫酸根自由基(𝑆𝑂4
− •)和羥基自由基(• 𝑂𝐻)。PFOA 的降解

途徑如圖 2-1所示，作為第一步，一個電子從 PFOA轉移到硫酸根自由基(𝑆𝑂4
− •)

引發脫羧反應(decarboxylation reaction)並形成全氟烷基自由基(𝐶𝑛𝐹2𝑛+1 •)，新形

成的全氟烷基自由基(𝐶𝑛𝐹2𝑛+1 •) 繼續與羥基自由基(• 𝑂𝐻) 反應形成𝐶𝑛𝐹2𝑛+1𝑂𝐻，

經過𝐻𝐹消除(HF elimination)形成𝐶𝑛−1𝐹2𝑛−1𝐶𝑂𝐹，最後透過水解(hydrolysis)形成

減少一個𝐶𝐹2的 PFAs(𝐶𝑛−1𝐹2𝑛−1𝐶𝑂𝑂𝐻)，脫羧反應和𝐻𝐹消除過程一直持續到

PFAs 完全轉化為𝐶𝑂2和氟化物[38]。

圖 2-2 PFOA 氧化降解途徑[38]

2.2.1.1.1 熱活化

過硫酸鹽吸收熱能會導致過硫酸鹽中的 O-O 鍵結斷裂，從而產生硫酸根自
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由基(𝑆𝑂4
− •)，部分的硫酸根自由基會與水反應產生羥基自由基(• 𝑂𝐻)，如下式

所示。

𝑆2𝑂8
2− + 𝐻𝑒𝑎𝑡 → 2𝑆𝑂4

− •

2𝑆𝑂4
− • +H2O → 𝑆𝑂4

2− +• 𝑂𝐻 + 𝐻+

Hori 等人於 2008 年發現在 80℃下加熱 6 h，水溶液中 PFAs 和全氟醚羧酸(PFAs

的替代品)都會降解形成 F-和 CO2，但在較高溫度(150℃)下會發生其他分解反應，

生成的 F-和 CO2明顯減少[39]。Liu等人研究發現，當體系初始 pH值為 2.5時，

只要加入大量的過硫酸鹽，在 40℃下，經過長達 72 h 的反應，PFOA 也可實現

完全分解，同時也發現高溫、高鹼度在一定程度上能夠提高過硫酸鹽的活性，

從而對PFOA進行有效的降解[40]。Lee等人於2012年發現相對低溫(20℃~40℃)

的情況下，亦能降解 PFOA，在 40℃下 72 小時後、30℃下 215 小時後幾乎完全

降解，即使在 20℃下 648 小時後降解效率也達到 80.5%[41]。

2.2.1.1.2 微波活化

微波能量能通過偶極子的旋轉和離子的遷移引起分子運動，從而產生非熱

效應(non-thermal effects) [42]，加速了過硫酸鹽 O-O 鍵的裂變(fission)並導致

PFAs的C-C鍵斷裂(cleavage)，在一定程度上可以增加 PFAs去除率[43]，微波水

熱處理比水熱處理本身分解速率快 4-6 倍。

Lee 等研究了微波活化 S2O8
2-對 PFOA 和 C2-C7 全氟羧酸的降解，發現當體

系溫度為 60~90℃時，隨著溫度的升高，體係對 PFOA的降解率逐漸增加。反應

溫度為 90℃時，12 h 內 PFOA 的降解率可達 90%；但當反應溫度繼續升高至

130℃時，該體係對 PFOA 的降解率反而下降。同時，Lee 研究也發現，酸性條

件下體係對 PFOA的降解率較高，零價鐵的加入可以提高反應率，增加對 PFOA

的降解效果[44]。微波處理提供了足夠的能量來裂解C-C鍵並且有效的能量轉換

節省 50%的能源消耗[43]。微波增強有助於熱活化、C-C 鍵的斷裂和增強質傳

[43]。
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2.2.1.1.3 紫外線活化

紫外線能量會破壞 O-O 鍵，類似於熱活化過硫酸鹽，並且已證明在酸

性、鹼性和中性條件下的量子產率沒有太大變化，表示紫外線活化適用的 pH範

圍更為廣泛[45]。Hori 等人於 2005 年發現加入 S2O8
2-，在氧氣壓力為 0.48 MPa

下，利用 200 W 的汞燈照射 PFOA，4 h 後 PFOA 的降解率高達 100%，脫氟率

可達到 59.1%。此外，在 185 nm 和 254 nm 的紫外燈輻射下加入 S2O8
2-，同樣具

有促進效果，在加入 50 nM S2O8
2-的條件下，反應 4 h 後 1.35nM 的 PFOA 可以

完全被降解[46]。Bao 等人於 2018 年使用 UV254 活化過硫酸鹽降解 PFOA 和

GenX，結果表明，在紫外線活化過硫酸鹽體系中 3 h 後，只有<5% GenX 被氧

化，遠低於 PFOA 的∼27%，PFOA 的分子結構可以被紫外線激活的過硫酸鹽氧

化有效地裂解[47]。Qian 等人發現 UV-PS 在氯存在的情況下，無法有效降解

PFOA，只有當𝐶𝑙−完全轉化為𝐶𝑙𝑂3
−之後，PFOA 才會被降解[48]。Lutze 等人使

用 185 nm 汞燈活化過硫酸鹽，證實了硫酸根自由基降解和礦化 PFAs 的能力，

並確定硫酸根自由基與 PFAs 的反應非常緩慢(~104 M-1s-1)，因此透過 UV-PS 產

生硫酸根自由基所需的能量非常高，降解 90%的 PFAs 需要 55 kW·h·m-3[49]。

2.2.1.2 光化學氧化法

由於 PFOA 在紫外光範圍內基本都有吸收，尤其是在 200 nm 以下的紫外光

範圍內有較強的吸收作用，可直接使 PFOA 發生光解；在 200～600 nm 也有較

弱的吸收。Chen 等人研究了 185 nm 和 254 nm 紫外光對 PFOA 的降解作用，結

果表明，185 nm 的紫外光對 PFOA有明顯的脫氟作用，在 185 nm 紫外光的輻照

下，反應 2h，PFOA 的脫氟率可達 17.1%，降解率可達 61.7%；然而在 254 nm

紫外光的輻照下，PFOA 幾乎沒有降解[50]。

研究表明，光催化劑的引入也能夠對 PFOA 的降解起到一定的促進作用。

光催化反應的基本原理是利用半導體物質在適當波長的光源照射下，使半導體
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價帶(Valence Band,VB)上的電子激發至傳導帶(Conduction Band,CB)，而價電帶

上留下一個電洞，形成電子電動對(Electron-hole pair)。電子電洞在經由晶體表

面氧分子及水分子為媒介，產生超氧自由基(‧O2
-)及氫氧自由基(‧OH-)，進而氧

化有機物質，達到去除污染物的效果[51]。

Kutsuna 等利用 TiO2 作為光催化劑，對 PFCAs 的前驅物氟調聚物醇

（FTOHs）進行了光催化降解研究。研究發現，在波長大於 290 nm 的光照下，

空氣氛圍內，FTOHs 可依次被降解為 C4F9CH2CHO、C4F9CHO、CnF2n-1COF（n

= 2、3）和 COF2，最終都會礦化為 CO2和 F-[52]。Dillert 等研究了以 TiO2為光

催化劑，對全氟化合物（PFCAs）的降解。實驗發現，在氧氣氛圍內，TiO2 作

為光催化劑，可使 PFCAs 全部礦化為 CO2和 F-[53]。

2.2.1.3 電化學氧化法

電化學氧化技術目前主要被應用於燃料、氨氮以及垃圾滲濾液等污水處理

[54, 55]，但是對 PFAs 廢水的研究較少，基本處於起步研究階段。電化學體系

降解污染物的基本機制是電極上有機物的電子轉移、自由基氧化以及水解作用。

2008 年，Cart 等最先報導了 BDD 電極對 PFOS 的降解，研究發現，電流密度為

20 mA/cm2 時，經過 5.3 min 的電解，PFOS 就能夠被全部降解，並且 PFOS 的

脫氟率達到 64.7～82.3%[56]。Lin 等對比研究了 Ti/SnO2-Sb、Ti/SnO2-Sb/PbO2

和 Ti/SnO2-Sb/MnO2三種電極材料對 PFOA的降解。結果發現，在 PFOA初始濃

度為 100 mg/L，電流密度為 10 mA/cm2，電解液NaClO4為 10mmol/L的條件下，

反應 90 min後，Ti/SnO2-Sb、Ti/SnO2-Sb/PbO2 和 Ti/SnO2-Sb/MnO2三種電極材料

對 PFOA 的降解率分別為 90.3%、91.1%、31.7%，脫氟率分別是 72.9%、77.4%、

45.6%[57]。Ma 等研究了利用Yb 浸漬 Ti/SnO 2 -Sb/PbO 2 作為電極材料對 PFOA

進行降解，在最優條件下，電化學反應 150 min 後，PFOA 的降解率可達 95%，

脫氟率可達 76%[58]。Zhuo 等人研究了利用 Ti/SnO2 -Sb-Bi 作為陽極材料對

PFOA 的降解，結果表明，經過 2 h 的電解，初始濃度為 50 mg/L 的 PFOA 的降
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解率可達 99 %以上[59]。由此可見，電化學氧化法降解 PFOA 的優勢在於體係

可控性高且處理效率高，但電化學體系電極材料較為昂貴，能耗較大，運行成

本高，且只適合小水量廢水的處理。

2.2.2 化學還原

PFAs 的還原降解通常涉及從還原劑到污染物的直接電子轉移以及氟離子的

釋放，儘管能產生非氟化合物的機制非常理想，但動力學通常太慢或容易受到

其他背景水中成分的不利影響[60]。經常被研究的化學還原方法有零價鐵(Zero

valent iron, ZVI)及高級還原法(Advanced Reduction Processes, ARPs)。

2.2.2.1 零價鐵(Zero valent iron, ZVI)

零價鐵是非常強的還原劑（E0=-0.447 V），因此可以成功地還原降解各種環

境污染物。Hori 等人於 2006 首次將零價鐵使用於降解 PFAs，在 350 ℃加壓反

應器中加入鐵粉，該方法可以有效降解 PFOS 和其他短鏈(C2~C6)全氟烷基磺酸

鹽，並成功應用於降解半導體製造中使用的抗反射塗層劑中所含的全氟辛烷磺

酸。

為了改善 ZVI 並使其能運用於環境中，近年來零價鐵的研究著重在兩個方

向[60]：(i) 開發奈米級零價鐵(nZVI)；(ii) 將零價鐵與其他材料結合。水溶性的

氨基鎂粘土(Mg-aminoclay, MgAC)已被用作合成納米零價鐵的穩定劑，與未塗

層的納米零價鐵相比，MgAC 塗層的納米零價鐵於水處理中的應用顯示出更高

的可行性，使用 MgAC 塗層的納米零價鐵成功降解 PFOA 和 PFOS，在 20 分鐘

的反應時間後降解率達到 34%[61]。ZVI 結合生物炭(biochar)比單獨使用 ZVI 和

生物炭更為有效，並且隨著碳鏈長度的降低，去除率跟著降低，由於 ZVI 和生

物炭的成本較低，因此 ZVI 和生物炭結合是一種在環境條件下從水中去除 PFAs

成本可行且環境可持續的方法[62]。



doi:10.6342/NTU202201348

18

2.2.2.2 高級還原法(Advanced Reduction Processes, ARPs)

ARPs 類似於 AOPs，通常結合活化方法和化學劑來產生高度活性的還原自

由基，透過紫外線活化亞硫酸鹽、碘化物等還原劑，來產生水和電子[63]。

𝑆𝑂3
2− + ℎ𝑣 → 𝑆𝑂3

− ∙ +𝑒𝑎𝑞
−

𝐼− + 𝐻2𝑂 + ℎ𝑣 → 𝐼 ∙ +𝑒𝑎𝑞
−

𝑒𝑎𝑞
− + 𝑃𝐹𝐴𝑠 → 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡

一般認為水合電子是引起 ARPs 過中 PFAs 降解的主要自由基[64]。這種自由基

是一種強還原劑，會導致 C-F鍵的斷裂和脫氟，並最終產生非氟化合物[65]。由

於 ARPs 能夠有效破壞水中不同的 PFAs，因此近年來受到了特別關注[64]。

圖 2-3 PFOA 還原降解途徑[65]

2.2.3 吸附法

吸附法是將有機污染物從一相轉移到另一相，相當於污染物的暫時轉移，

並不能分解污染物，從而到達徹底去除的效果。Tsai 等研究了電微濾對於工業

廢水中 PFOA和 PFOS 的處理，實驗結果表明，70%以上的 PFOA和 PFOS 可被

過濾，而當水體中質子濃度和離子強度增加時，PFOA 和 PFOS 的去除率降低

[66] 。

Higgins 等對不同鍊長的 PFAs 在自然沉積物上的吸附行為進行研究，結果
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表明，沉積物中的有機碳含量、官能團以及 PFAs 自身的鍊長會影響沉積物對

PFAs 的吸附行為。研究還發現，沉積物對 PFAs 的吸附主要是靜電作用，增加

沉積物中的 Ca2+ 濃度、降低介質中的 pH 有利用沉積物對 PFAs 的吸附行為

[67] 。 Zhou 等研究了污水處理廠活性污泥對 PFOA 和 PFOS 的吸附行為，研究

發現，活性污泥對 PFOA和 PFOS 的吸附行為 11 h 就可達到平衡，其中 pH 值和

Zeta 電位對吸附行為有一定的影響，因為活性污泥對 PFOA 和 PFOS 的吸附主

要是依靠靜電作用。同時，疏水性作用對吸附行為也有一定的影響，活性污泥

對 PFOS 的吸附能力高於對 PFOA的吸附能力[68]。

2.2.4 薄膜過濾

Tang等人於 2006年使用 RO(Reverse Osmosis)膜處理半導體光刻工藝產生的

廢水，原始廢水中測得的 PFOS 濃度約為 1650 mg/L，結果表明，在 0.5 至 1600

ppm 的進料濃度範圍內，使用聚酰胺商用 RO 膜對 PFOS 的截留率都超過

99%[69]。Tang等人於 2007年使用商用RO膜和NF(Nano-Filtration)膜處理 PFOS，

結果表明，NF膜比 RO膜具有更低的 PFOS截留率，RO膜的去除效率優於 99%，

而 NF 膜的去除效率為 90-99%[70]。

2.2.5 生物降解

生物降解是一個較為複雜的過程，同時微生物菌種的篩选和馴化較為困難，

因此，關於微生物降解 PFAs 的研究較少。Remede 等人於 1996 年研究了微生物

分別在好氧和厭氧條件下對 PFOA的降解效果。研究發現，在經過 2.5個月的降

解後，PFOA 的濃度有所降低，但是沒有檢測到 PFOA 降解的中間產物，

Remede 等人認為，PFOA 濃度的減少可能是由微生物吸附引起的，並不是實質

上的降解，因此，此次研究並不能成為微生物降解 PFOA的有力證據[71]。薛等

人於 2004 年通過以 PFOA 為基質，對污泥進行培養、馴化，篩選出以 PFOA 為

唯一碳源的微生物，來研究微生物對 PFOA 的分解效果，薛等人利用 LC/MS 對
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水樣進行了檢測，結果發現，有新的物質生成，該物質是由 PFOA 分子中與羧

基相鄰碳原子上的一個氟被氫取代所得，這表明微生物對 PFOA 有一定的降解

作用，但是降解產物還不是很明確，需要進一步分析確定。這次的研究是對微

生物降解 PFOA的一個突破性的研究，但是在此過程中，PFOA降解不完全，同

時耗時較長[72]。由於早年認為生物降解對 PFAs 是無效的，因此過去研究主要

著重在物理化學方法對持久性 PFAs 的降解。隨著人們對生物修復的興趣日益濃

厚，近年的研究結果表明，越來越多的 PFAs 物種是可生物降解的。在實驗室條

件下，混合培養和純微生物物種在降解某些 PFAs 顯示出巨大的潛力，儘管它們

無法透過單一的生物降解途徑完全降解[73]。

2.2.5.1 細菌降解

細菌在好氧或厭氧條件下都會降解 PFAs，但好氧生物降解的研究更為頻繁。

大多數現有文獻講述了在實驗室條件下使用從活性污泥、消化污泥、土壤或沉

積物中獲得的混合培養物進行 PFAs 的降解。

Pseudomonas sp.似乎是降解 PFAs 的良好物種，Kwon 等人於 2014 年首次使

用Pseudomonas aeruginosa strain HJ4將67%的PFOS降解為PFBS和PFHxS[74]。

Chetverikov 等人於 2017 年使用 Pseudomonas plecoglossicida 2.4-D [75]降解 75%

土壤中的 PFOS，並能~100%降解礦物培養基(mineral medium)中的 PFOS。Yi 等

人於 2016 年從全氟化合物污染的土壤中分離出一株細菌菌株 Pseudomonas

parafulva strain YAB1，該菌株對 PFOA 的降解效率為 13~48%[76]。Huang 等人

於 2019 年發現了 Acidimicrobium sp. Strain A6 對於 PFOA 和 PFOS 具有獨特的生

物降解模式，在 Feammox 過程中 PFOA 和 PFOS 可以作為電子受體。

表 2-4 生物降解全氟化合物之相關研究

污染物 微生物 條件 降解效率 持續時間(天) 參考資料

PFOA Acidimicrobium sp. 厭氧 PFOA： 100 [77]
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PFOS strain A6 63% (0.1 mg/L)

50% (100 mg/L)

PFOS：

60% (0.1 mg/L)

47% (100 mg/L)

PFOA
Pseudomonas parafulva

strain YAB1
好氧 48% 5 [76]

PFOS
Pseudomonas aeruginosa

strain HJ4
好氧 67% 2 [74]

PFOS
Pseudomonas

plecoglossicida 2.4-D
好氧 75% 90 [75]

2.2.5.2 真菌降解

除了細菌，真菌也是生物降解的主要群體，Tseng 於 2012 年評估了兩種木

質素分解真菌(Phanerochaete chrysosporium和Aspergillus niger)、四種oxygenase-

expressing 細菌、分離自 AFFF 污染場地的 5 株真菌和 2 株好氧細菌，

Phanerochaete chrysosporium 被認為是最有效的一種，能夠在 28 天內將約 50%

的 6:2-FTOH 和 70%的 8:2-FTOH 轉化為 6:2 FTOH，包括 5:3-酸、5:2-sFTOH、

PFHxA 等作為主要代謝物[78]。Merio 等人於 2016 年揭露了一些關於真菌生物

降解 PFAs的訊息，Hanerochaete chrysosporium能將 32~43%的 6:2-FTOH轉變為

5:3-酸，Gloeophyllum trabeum和 Trametes versicolor能以很慢的速率將 6:2-FTOH

降解為 5:3 acid、6:2-FTUCA、5:2-酮、5:2-sFTOH、PFHxA等混合產物，這意味

著真菌能將 PFAs 降解為其他含氟較少產物[79]。

2.2.6 混凝(Coagulation)

混凝已廣泛應用於飲用水和廢水處理過程中，以去除各種顆粒物和天然有

機物(NOM)。混凝過程受水中存在的有機成分（包括懸浮、膠體和溶解有機物）

的性質影響。通過添加水解金屬鹽，如明礬和氯化鐵進行混凝，主要包括： (i)
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小懸浮和膠體顆粒物的不穩定；(ii) 部分膠體和溶解的 NOM 吸附或反應到顆粒

上；(iii) 產生絮狀顆粒，這些顆粒流過待處理的水，在沉降時將小的懸浮、膠

體和溶解物質纏住。在混凝過程中，PFOA 吸附到新形成的細小的氫氧化鋁絮

凝物上，然後通過去除沉澱絮凝物來達到去除 PFOA 的效果。

在 Deng 等人的研究中表明由於 SS 具有高吸附性 PFOA 的親和力，大多數

PFOA被吸附在顆粒上，並通過凝結過程去除SS而達到去除PFOA的效果[80]。

在Xiao等人的研究中則表明，PFOA/PFOS的主要去除機制是吸附在混凝初始階

段新形成的細小氫氧化鋁絮狀物上[81]。Bao 等人對 PFOA/PFOS 的混凝去除機

制做出了描述，如圖 2-1 所示詳細機制包括：(i) 單體陽離子物質與有機分子的

陰離子位點結合；(ii) 聚合陽離子物質的結合；(iii) 吸附在表面帶正電荷的絮狀

物上；(iv) 嵌入沉澱中[82]。

圖 2-4 PFOS 和 PFOA 混凝機制示意圖[82]

2.2.7 泡沫浮除(foam/froth flotation)

泡沫浮選是選礦工業中應用最廣泛的分離方法之一，用以固液分離和將懸

浮的礦物顆粒分離出來。磨碎的礦石的含水漿料添加捕集劑，捕集劑極性部分

附著在礦石顆粒上，非極性部分形成疏水層，最後顆粒通過氣泡被帶到水面，

形成泡沫，回收泡沫即可得到濃縮的目標礦物。在 Lee 等人 2017 年的研究中，
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利用三價陽離子金屬離子(Al3+、Fe3+)為收集劑，金屬離子與 PFOA/PFOS結合使

其能形成穩定泡沫，成功的以浮除的方式回收濃縮的 PFAs，但由於這些三價陽

離子只有在酸性環境中才是自由離子，故需在 pH<4的條件下操作才能得到理想

的回收率[1]。

2.3 電混凝浮除

電混凝浮除法是一種將電化學應用於浮选和混凝的多機理處理方法，其過

程涉及氧化和還原反應，以及表面和界面化學。該過程包括電混凝

(Electrocoagulation, EC)及電浮除 (Electroflotation, EF)。EC 廣泛用於水和廢水處

理系統，EC 的特點是易於操作、減少污泥產生且無需添加額外的化學品。只需

要很少的改造EC就能替代傳統的化學混凝，使現有的處理廠更有效率，並解決

由化學混凝引起的許多問題。EF 透過電解水產生極小的氣泡，與傳統的曝氣浮

選(dispersed-air flotation, DAF)相比能更好地回收超細顆粒，具有浮選效率高、

裝置緊湊、操作方便、維護簡單等優點[83, 84]。ECF 已被有效地應用於各種水

處理問題。

電混凝浮除法在反應過程中主要涉及以下六種機制[85]：

1. 電解作用

陽極會發生氧化反應，釋出水溶性的金屬離子(𝑀𝑛+)。

𝑀(𝑠) → 𝑀𝑛+
(𝑎𝑞) + 𝑛𝑒−

陰極會發生還原反應，使 H2O 水解產生 H2及 OH-。

2𝐻2𝑂(𝑎𝑞) + 2𝑒− → 𝐻2(𝑔) + 2𝑂𝐻−

其中 H2氣泡會上浮產生浮除作用，而 OH-會提高反應溶液的 pH 值。

2. 混凝作用
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前述電解作用會在陽極產生水溶性的金屬離子(𝑀𝑛+)，金屬離子會水解形成

各種金屬氫氧化物絡合物和中性氫氧化物沉澱，如下所示：

𝑀𝑛+
(𝑎𝑞) + 𝑚𝑂𝐻−

(𝑎𝑞) → 𝑀(𝑂𝐻)𝑚
(𝑛−𝑚)+

𝑀𝑛+
(𝑎𝑞) + 𝑛𝑂𝐻−

(𝑎𝑞) → 𝑀(𝑂𝐻)𝑛

可溶性和膠體污染物可以通過吸附、離子絡合或與膠羽表面的活性位點進行

離子交換等方式，最終與膠羽一同被去除，而膠羽可透過沉澱或氣泡浮除的

方式去除。

3. 浮除作用

在電解反應過程中，由於水解作用會在陰極產生氫氣氣泡，水中的雜質將附

著在氣泡上，上浮後透過移除氣泡，達到去除污染物效果。電浮除的能夠產

生非常細小的氣泡(<100 μm)，這可以提高細顆粒的浮除性能[84]，並可透過

調整電流密度來控制氣泡的產生量以達到最佳的去除效率[86]，因此具備高

度自動化的潛力。

4. 電泳作用

當在兩極上施加電壓時，由於正負帶電粒子會排列，因此產生了電泳作用

(Electrophoresis)，使得水中的帶電粒子往單一方向移動，此作用會產生微小

粒子的碰撞，在攪拌時可忽略此作用。

5. 極化作用

極化作用可將原本相斥或不帶電、不互相吸引之粒子，全部轉化為相互吸引

之粒子，從而使水中之液體分子、固體微粒、浮游氣泡等雜質產生極化現象，

若再加以適當攪拌，便會使互相吸引之粒子迅速結合成團，藉此快速與水分

離。
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6. 電濃縮作用

當極板通電時會吸引溶液中帶相反電荷的離子，形成電雙層使相反電荷離子

有濃縮的現象，使化學反應在較高的濃度下進行，提高反應效率。

2.4 影響電混凝浮除之參數

2.4.1 電極材料

電極材料是影響 ECF 的重要參數之一，不僅會影響 ECF 的性能和效率，而

且與 ECF 的成本直接相關。電極依材質可以分為惰性(inert)和活性(active)兩大

類，後者也稱為犧牲電極(sacrificial electrode)。在 EC 的情況下，去除效率與陽

極氧化過程中釋放的金屬離子直接相關，因此應選擇具有較高電荷價數的金屬

離子作為混凝劑，因為它們的電雙層壓縮作用更大，從而增強了污染物的絮凝

效果[87]。鐵和鋁是廢水處理常用的電極，因為它們易於獲得、成本低且溶解

性更好。在 EF 情況下，電極的主要作用為產生浮除過程中所需要的氣泡，因此

惰性電極如鉑、石墨、鈦或不鏽鋼，更常用於電浮除中[88]。

2.4.2 電極排列方式

電極的排列方式會影響到 ECF 的去除效率、能耗以及成本。常見的配置有

三種(如圖 2-5 所示)：(a) 單極並聯(monopolar electrodes in parallel connection, MP-

P)、(b) 單極串聯(monopolar electrodes in series connection, MP-S)、(c) 雙極串聯

(bipolar electrodes in series connection, BP-S)。許多的研究人員已經比較了單極和

雙極配置的污染物去除效率和運行成本，結果可以總結為單極配置具有較低的

運行成本，但在某些情況下，雙極配置可以實現更高的污染物去除率，這可能

是由於額外的副反應[89]。
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圖 2-5 常見電混凝電極排列：（a）單極並聯、（b）單極串聯、（c）雙極串聯[89]

2.4.3 極板間距

兩個電極之間的空間也會影響電解反應器中的反應，在電解過程中，由於

溶液中離子具有不同的遷移率，靠近陰極的溶液會變得更加濃縮，這種影響也

可以通過攪拌來減少[90]。在電解過程中，電極間的間隙部分被氣體填充，這

增加了其電阻，由於歐姆電位降(Ohmic potential drop)與電極間距成正比，減小

間距對於降低 ECF 能耗具有重要意[91]。

2.4.4 電流密度

電流密度在 ECF 中非常重要，因為它是唯一可以直接控制的工作參數。由

於EC系统是電解反應，因此通過改變電流來控制陽極金屬離子的產生速率，而

陽極離子量又與絮凝物有關進而影響污染物之去除率[91]。對 EF 系統而言，電

流密度影響產生的氣泡大小，進而影響 EF 系統的處理效率。電解氣泡尺寸隨著

電流密度的增加而減小，但是當施加的電流密度超過閾值時，成核的小氣泡會

聚結並產生較大的氣泡並降低處理效率。
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可以從法拉第電解定律推導出電流與電極材料溶解量的簡單關係：

𝑤 =
𝑖 × 𝑡 × 𝑀

𝑒 × 𝐹

其中，w：理論產生的陽極溶解量(g)，i：電流(A)，t：時間(s)，M：電極材料

的分子量(g/mol)，e：轉移電子數，F：法拉第常數(96500 C/mol)。最高電流密

度並不是運行反應器的最有效模式，電流密度總是必須在操作成本和溶液 pH值、

溫度、流速等條件之間權衡，才能得到最有效的操作模式。

2.4.5 電解液濃度

導電率取決於溶液中電解質濃度，隨著廢水電導率的增加，在相同電位下

電流減小，即廢水的電導率越高，ECF 的能耗和運行成本就會越低。NaCl 為最

常選擇之電解質，因其價格便宜且毒性低又可提高處理效率及降低能耗之優點。

2.4.6 初始 pH 濃度

溶液的 pH 值在電化學和化學凝固過程中起著重要作用。pH 對溶液的電導

率、電極的溶解、氫氧化物的形態和膠體顆粒的 zeta 電位有影響。由於鋁、鐵

陽離子和氫氧化物會導致膠體不穩定，因此在酸性、中性和弱鹼性 pH值下會形

成有效的凝結劑。然而，在 EC 處理過程中，pH 值會增加，使其成為一個不斷

變化的參數；因此，EC 系統的機理研究很難進行。

2.4.7 攪拌速度

對於凝結來說攪拌是必不可少的，因為小絮凝物必須通過促進傳質並彼此

接觸而移動，以便使小絮凝物凝聚形成大絮凝物。如果不攪拌或混合，絮凝效

果將非常緩慢且不可控制，但如果過於密集攪拌則伴隨著高的剪切力，會造成

絮凝物之尺寸破碎，造成去除率下降。
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2.5 電混凝去除全氟化合物

電混凝去除 PFAs 已有許多研究，但對同時發生的電浮除效果並未有任何的

描述，以表 2-3 為各文獻整理出不同金屬極板在不同條件下對 PFAs 之去除率。

電混凝去除全氟化合物最初見於 2011 年，Baudequin 等人使用逆滲透結合電混

凝過濾來處理含 PFAs 的消防廢水，使用電混凝過濾對 PFAs 的去除率可達

71%~77%，經過濾後的溶液再透過逆滲透處理可以達到 99.94%~99.97%的去除

率[92]。在 2014 年 Zhang 等人單獨使用電混凝來處理垃圾掩埋場的滲漏液，

PFAs 濃度在幾奈克到幾百奈克不等，平均去除率 PFHxA 65.1%、PFHpA 58.5%、

PFOA 75.2%、PFNA 33.8%，然而在電混凝處理過後，PFUnA 和 PFDoA 濃度分

別增加了 20.2%和 18.6%，這可能是源自於前驅物的降解[93]。Lin 等人於 2015

年使用電混凝處理合成的含 PFAs 廢水，鋅電極在去除 PFOA 方面遠比鋁、鐵、

鎂更有效，單位鋅溶解量能吸附更多的 PFOA，在最佳條件下 10 min 可以去除

96.7%的 PFOA[94]；Yang等人使用鐵電極通過電混凝有效去除水溶液中的 PFAs，

Yang 等人認為電解 1 mol 鐵電極僅需要 2 mol 電子，而電解 1 mol 鋁電極需要 3

mol 電子，因此在相同電量的情況下，鐵電極能提供比鋁電極更多的膠羽來吸

附PFAs，使用鐵電極對PFAs的去除率高於鋁電極，經過90分鐘鐵電極對PFOA

去除率達~90%而鋁電極僅有 57.5%[95, 96]；Liu 等人於 2018 年使用週期反向電

混凝(periodically reverse electrocoagulation, PREC)研究不同電極組合對 PFOA 的

去除效果，Al-Zn、Zn-Zn 和 Fe-Al 電極在 20 min 時 PFOA 的去除率分別達到

99.3%、95.4%和 91.3%，Liu 等人認為這是由於氫氧化鋅膠羽對 PFOA 的吸附能

力優於氫氧化鋁與氫氧化鐵[97]；Kim等人發現提高電流密度，可以提升使用鐵

電極時對 PFOA 的去除效率，將電流密度由 2.4 mA·cm-2提升至 80 mA·cm-2時，

6 小時的去除效率由 10%提升至 100%，並觀察到 PFPeA、PFHxA 和 PFHpA 等

短碳鍊副產物的產生[98]。
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表 2-5 不同金屬極板在不同條件下對 PFAs 之去除率

電混凝技術 極板種類 污染物 最佳條件 污染物去除率 參考文獻

EC Al
landfill

leachates

電流密度= 35 mA/cm2

t = 45 min

distance = 1 cm

four pairs

PFHxA：65.1%

PFHpA：58.5%

PFOA：75.2%

PFNA：33.8%

[93]

EC
Fe、Al、

Zn、Mg
PFOA

C0 = 0.5 mM

I = 0.1 A

pH = 5

t = 10 min

Zn : 96.7%

Al : 11.3%

Fe : 10.6%

Mg : 3.6%

[94]

EC Fe、Al PFOA

C0 = 0.25 mM

攪拌速度 = 180 rpm

電流密度 = 25 mA/cm2

t-Fe = 50 min

t-Al = 10 min

Fe : ~90%

Al : 57.5%
[95]

EC Fe、Al PFOA

C0 = 0.24 mM

攪拌速度 = 180 rpm

電流密度 = 37.5 mA/cm2

pH < 3.77

Fe : 93 %

Al : 52 %
[96]

EC
Zn-SS

Zn-Al
PFOA

C0 = 0.48 mM

NaCl = 20 mM

pH = 3.6

電流密度 = 0.5 mA/cm2

SS : 99.7 %

Al : 98.1 %
[99]

PREC Al-Zn PFOA

C0 = 0.002 mM

電壓 = 9 V

攪拌速度 = 500 rpm

反轉時間 = 10 s

99.6 [97]

EC Fe PFOA

C0 = 0.024 mM

NaCl = 35 mM

電流密度 = 80 mA/cm2

92% [98]
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2.5.1 電混凝去除全氟化合物之機制

Lin等人於 2015年的研究中分四部分探討了可能的去除機制：(1) PFAs的頭

部基團-COO-或-SO3
-可以透過配位基交換(ligand exchange)取代 AlOOH 等金屬氧

化物上的羥基，但 PFOA 吸附後氫氧化鋅膠羽表面的羥基密度沒有明顯變化，

因此 Lin等人認為基於羥基的配位基交換對 PFOA在金屬氫氧化物上的吸附作用

很小；(2) 在電混凝過程的初始階段，氫氧化鋅膠羽上的界達電位略微為負，由

於 PFOA 與氫氧化鋅膠羽之間的靜電相互作用是排斥的，且初始 pH值 PFOA 的

去除幾乎沒有影響，因此 Lin等人認為 PFOA在氫氧化鋅絮狀物上的吸附並非歸

因於靜電吸引力；(3) 碳鍊長短顯著影響 PFAs 的吸附，氫氧化鋅膠羽對 PFAs 的

吸附能力隨著 PFAs 鍊長的增加而增加，因此疏水相互作用對 PFAs 在氫氧化鋅

膠羽上的高吸附能力起著關鍵的作用；(4) PFAs 由於其親疏水特性，長鏈的

PFAs 會累積在氣液界面，但電混凝後以低頻超聲波進行脫氣處理，吸附的

PFOA不會被釋放出來，因此氫氧化鋅膠羽吸附的氫氣泡對 PFOA的吸附沒有貢

獻[94]。

2.6 界面活性劑

界面活性劑(Surfactant)是”Surface Active Agent”縮寫。界面活性劑通常是兩

親有機化合物，通常具有疏水尾部(Hydrophobic group)和親水頭部(Hydrophilic

group)，當一個具有兩親結構的分子溶於水中時，疏水基團會改變溶劑的結構，

使體系的自由能增加，此時體系會做出響應以減少疏水基團與溶劑之間的接觸，

一些界面活性劑會被趕到體系界面，以疏水基團遠離溶劑的方式排列，這種排

列方式減少了界面上彼此互相接觸之兩相間的差異性，從而導致溶劑的表面張

力降低。另一方面，親水基團的存在，又防止了界面活性劑作為單獨的相被完

全從溶劑中被排出。界面活性劑這種親水/疏水的兩親結構，不僅引起界面活性

劑在界面聚集並降低表面張力，並且會導致界面活性劑在界面以親水基團位於
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水相、疏水基團遠離水相的方式定向排列。

界面活性劑通常分為四類，根據其親水頭部中存在的電荷形式分類如下：

陰離子（帶負電）、陽離子（帶正電）、非離子（不帶電）和兩性（在中等 pH值

下同時存在正電荷和負電荷），對於每個分類，可以根據親水頭的官能基團進行

細分。最常見的陰離子界面活性劑是帶有磺酸鹽(RSO3
-Na+)或羧酸鹽(RCOO-Na+)

的界面活性劑；對於陽離子界面活性劑，季銨鹽(RN(CH3)3
+Cl-)被廣泛使用；非

離子界面活性劑主要來源於醇、烷基酚和胺與環氧乙烷或環氧丙烷的反應；兩

性界面活性劑，主要以長鏈氨基酸(RN+H2CH2COO-)為代表。

2.6.1 界面活性劑的自組裝(self-assembly)

從分子結構來看，疏水基團在水溶液中總是傾向於脫離極性的水環境，因

此在極低濃度下，界面活性劑會自發的吸附到氣液界面，形成定向排列的單分

子層，當濃度達到臨界膠束濃度(critical micelle concentration,CMC)時，界面活

性劑於界面吸附達到飽和，此時為了使疏水基團盡可能地脫離水環境，界面活

性劑於水溶液中自發的行程以親水基團朝向水，疏水基團朝向內部的聚集體，

此一過程稱為自組裝(self-assembly)。這些聚集體稱為膠束(micelle)，膠束根據

化學結構和環境條件形成各種形狀的膠束，包括球形、圓柱形和盤形（圖 2-5）。

當一個圓盤狀的膠束生長呈彎曲狀並變成一個內部含有溶劑的球體時，這種聚

集體稱為囊泡(vesicle)[100]。
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圖 2-6 各種膠束型態(a)球型膠束、(b)棒狀/圓柱膠束、(c)圓盤膠束、(d)囊泡

[100]

PFAs 由於其兩親特性在水溶液中亦會自組裝形成膠束，其 CMC 值取決於

PFAs 的烷基鍊長度、親水頭基以及水溶液中的其他離子添加劑。與長鍊 PFAs

相比，短鏈 PFAs更具親水性，因此具有更高的 CMC值[101]。PFAs劑膠束的大

小和結構很大程度上取決於界面活性劑疏水鏈的長度，PFAs 膠束的尺寸隨著界

面活性劑碳鍊長度的增加而增加；與碳鍊長度相同的烴類界面活性劑，氟化羧

酸鹽界面活性劑具有較低的 CMC和較大的締合數，這是因為氟化界面活性劑具

有較大的疏水性和較小的官能基電荷；添加鹽類亦會影響水溶液中 PFAs 膠束結

構，與普通水相比，添加 NaCl 會降低 CMC 值，並使膠束尺寸增大[102]。Chen

等人利用自組裝效應，開發了一種三元自組裝膠束複合材料，由光敏物質

（indole acetic acid, IAA）、陽離子界面活性劑（cetyltrimethylammonium bromide,

CTAB）和污染物（PFAs）組成，帶正電荷的CTAB界面活性劑充當橋樑，以減

少帶負電荷的 IAA 和 PFAs 之間的排斥，形成濃度遠低於其 CMC 的膠束，膠束

可以濃縮 IAA 和 PFAs，增加它們的反應機率，由於膠束中從 IAA 到 PFAs 的快

速水合電子轉移，即使在環境條件下，PFAs 的降解和脫氟效果也大大增強[103]。
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2.6.2 陰離子/陽離子界面活性劑的二元混合

目前已知，大多數陽離子-陰離子界面活性劑的混合體系，在高水含量的情

況下，等莫爾混和時會沉澱。在非等摩爾濃度下，混合物形成不同大小和形狀

的膠束、封閉的雙層囊泡和稀薄的層狀相[104]。在家用市場上有許多界面活性

劑混合物的例子，協同作用隨電荷差程度的增加而增加，較高的增效作用是通

過混合陰離子和陽離子界面活性劑獲得的。當少量陰離子或陽離子界面活性劑

添加到水溶液中時，它們僅作為單體(monomer)存在於溶液中，當濃度增加並達

到臨界膠束濃度時，膠束開始形成，然而，如果陰離子和陽離子單體的濃度都

超過溶解度積，就會發生沉澱(圖 2-6)[105]。
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圖 2-7 陽離子/陰離子混合體系中的基本平衡示意圖

陰離子和陽離子界面活性劑的混合物呈現出許多獨特的特性：它們的臨界

聚集濃度(critical aggregation concentrations,CAC)比單一的純界面活性劑低得多，

Anionic surfactant

Cationic surfactant

Monomer

Micelle

Precipitate
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它們通常比純界面活性劑更具界面活性，並且可以產生非單一成分的微結構

（如囊泡和棒狀膠束）。對於陰離子/陽離子界面活性劑混合物，可以假設形成

了假雙尾兩性離子界面活性劑，這意味著頭部基團的有效尺寸減小，疏水部分

的體積增加。這將顯著影響界面活性劑的數量，導致純組分中的球形或圓柱形

膠束轉變為混合界面活性劑體系中的囊泡或多層結構。囊泡相的程度取決於界

面活性劑的結構：當兩種界面活性劑都是線性的且鍊長對稱時，沉澱相主導相

行為，並且僅在較高濃度下觀察到膠束和囊泡。當界面活性劑是支化的和/或在

尾基中含有大取代基時，泡狀相是穩定的。

圖 2-8 中顯示了三種不同的陰陽離子界面活性劑混合體系[105]：(1)

CTAT/SDBS(C16 直鏈/C12 支鏈)；(2) DTAB/SDS(C12 直鏈/C12 直鏈)；(3)

CTAB/SOS(C16 直鏈/C8 直鏈)。比較三元相圖時可以看出，當界面活性劑是支

鏈或含有較大官能基時，沉澱區域相對於膠束和囊泡的沉澱區域來的少。另外，

陰離子界面活性劑和陽離子界面活性劑碳鍊長度越接近，沉澱區域越寬。這就

解釋了為什麼第一個三元相圖中有大面積的泡狀相和小的沉澱區。不對稱界面

活性劑的混合物促進了相對於多層結構或沉澱物的囊泡的形成。這是由於不對

稱鍊長不能有效地堆積到晶格中，從而限制了沉澱物的形成，即當尾長不同時，

對於富含短尾界面活性劑的混合物，囊泡區域的範圍更大。
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圖 2-8 三相圖(a)CTAT/SDBS、(b)DTAB/SDS、(c)CTAB/SOS[105]

2.6.3 二元混合物的協同作用

界面活性劑混合物的協同作用隨著它們之間電荷差異的程度而增加，這意

味著陰離子和陽離子界面活性劑的混合物呈現出最高水平的協同作用。為了更

好地理解這一點，進行了許多研究。

Lucassen-Reynders 等人研究了 SDS（十二烷基硫酸鈉）和 DTAB（十二烷

基三甲基溴化銨）的幾種混合比例的表面張力[106]。圖 2-8 顯示了表面張力、

濃度和混合比(SDS/DTAB)之間的關係。從圖中可以清楚看出，陽離子/陰離子

界面活性劑混合物中出現了強烈的協同作用，要達到 50 mN/m 的表面張力，需

要 4.5 mol/m3濃度的 SDS，然而為了達到相同的表面張力，僅需要 9×10-3 mol/m3

的等摩爾混合物。在混合系統 R-Na/R+Br 中，有四種可能的組合，NaBr 組合不

具有非界面活性，電中性組合 R+R-比 R-Na 或 R+Br 具有更高的表面活性，因此

在給定濃度下 R+R-的吸附將遠高於 R-Na 或 R+Br，這種更高的吸附將導致更低

的表面張力。
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圖 2-9 SDS/DTAB 混合物不同比例的表面張力[106]

Zhao 等人研究了不同結構陰陽離子界面活性劑混合體系的吸附性能和聚集

行為研究表明，與單一的界面活性劑相比，所有混合體係都具有更高的表面活

性和相互作用更有吸引力。通過改變二元體系的混合比，可以有效調節體系中

的自組裝結構[107]。

Salkar 等人研究了十二烷基苯磺酸鈉(sodium dodecylbenzenesulfonate,

SDBS)和十二烷基硫酸鈉(sodium dodecyl sulfate, SDS)添加到十六烷基三甲基對

甲苯磺酸銨(cetyltrimethylammonium-p-toluenesulfonate, CTAPTS)溶液中的行為

差異，結果表明 SDS 和 CTAPTS 之間形成的複合物比 SDBS 和 CTAPTS 之間形

成的複合物結合更緊密，在後者的情況下導致沉澱而不是囊泡形成[108]。

2.6.4 界面活性劑的鍊長相容性(Chain length compatibility)

通常，給定系統中表面活性劑的鍊長必須相同，以最大限度地增加橫向分
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子的相互作用，從而穩定表面活性劑塗層的界面。如果表面活性劑膜中存在鍊

長不匹配，則過長的烷基鍊尾部有更大的自由度，從而通過構象紊亂

(conformational disorder)、增加的尾部運動或其他因素破壞分子堆積，這種破壞

導致較低的相互作用能，因此，相對於鍊長相容的情況，鍊長不相容會導致較

低的膜穩定性。鍊長相容性影響許多薄膜性能，例如表面張力、表面粘度、接

觸角、膠束壽命、氣泡半徑和發泡性，在涉及具有不同鍊長的表面活性劑的所

有體系中，鍊長相容性的影響是非常重要的[109]。

圖 2-10 鍊長相容性影響分子堆積[109]
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3第三章材料與方法

本研究主要是利用電化學過程中釋出的金屬離子使 PFAs 形成帶電性的離子，

並藉由電浮除過程中產生的氣泡，形成穩定的 PFAs 泡沫，以泡沫的形式將

PFAs 游水中分離。並研究比較不同碳鏈長度之全氟酸類在去除過程中的互相競

爭關係。並研究比較使用不同金屬做為極板之去除效率。
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3.1 研究架構

圖 3-1 研究流程圖
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3.2 實驗方法

所有實驗皆以批次實驗方式進行。PFAs 儲備溶液的配置，於 1L 之聚丙烯

定量瓶中添加所需至 PFAs，配置成濃度為 1000mg/L 的儲備液，以聚丙烯瓶純

放於冰箱中。後續批次實驗中，在每次實驗前取出所需之 PFAs 稀釋成所需之濃

度，所有樣品於分析前均會以 PTFE 過濾頭過濾。

3.2.1 浮除實驗裝置

浮除裝置為一壓克力圓柱反應槽，內徑為 40 mm，高度 330 mm。反應器最

大容量為 400 ml，側邊設有三個採樣閥，並在靠頂端處設有一個泡沫溢流閥，

反應器底部接有散氣盤，散氣盤的孔徑在 Φ100~160 mm。

圖 3-2 浮除反應裝置示意圖
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3.2.2 界面活性劑種類

不同的界面活性劑結構，會影響浮除過程中泡沫的大小、數量以及穩定程

度，進而影響到 PFOA 隨泡沫去除的效果，因此本實驗研究了不同種類界面活

性劑於浮除過程中對 FPOA 去除的影響。所選用的界面活性劑包括十六烷基三

甲基溴化銨(cetyltrimethylammonium bromide, CTAB)、十烷基三甲基溴化銨

(decyltrimethylammonium bromide, DTAB)、 八 烷 基 三 甲 基 溴 化 銨

(octyltrimethylammonium bromide, OTAB)、四丁基溴化銨(tetrabutylammonium

bromide, TBAB)以及十二烷基硫酸鈉(sodium dodecyl sulfate, SDS)，性質如表 3-1

所示，其中 CTAB、DTAB、OTAB、TBAB 為陽離子界面活性劑，SDS 為陰離

子界面活性劑。由 PFOA 儲備液調配 PFOA 溶液，並加入不同種類界面活性劑

後，倒入浮除反應槽中，於不同的反應時間取樣經 0.22 μm 過濾頭過濾後，以

HPIC 分析殘留之 PFOA 濃度。

3.2.3 界面活性劑濃度

界面活性劑的濃度會影響到界面活性劑的膠束樣態，因此本實驗研究了不

同界面活性劑濃度於浮除過程中對 FPOA 去除的影響。由 PFOA 儲備液調配

PFOA 溶液，並加入不同濃度(1.25 mM、2.5 mM、3.75 mM、5 mM)之界面活性

劑後，倒入浮除反應槽中，於不同的反應時間取樣經 0.22 μm過濾頭過濾後，以

HPIC 分析殘留之 PFOA 濃度。
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表 3-1 界面活性劑性質表

名稱 化學結構
分子量

(g/mole)

CMC

(mM)

Krafft point

(℃)

CTAB 364.45 0.8[110] ~25 ℃[111]

DTAB 280.29 ~20[112] <0 ℃[113]

OTAB 227.77 140[114] <0 ℃[113]

TBAB 322.37 588[115] -

SDS 288.372
9[110]

8.2[114]
~16 ℃[116]

3.2.4 電混凝浮除實驗裝置

本實驗的反應容器為直徑 8 cm，深度 12 cm，最大容積約為 500 mL 的圓柱

形 PP 批次反應槽，電極為單電極組合，陰極和陽極皆為 5 cm 寬、20 cm 長、厚

度 0.1 cm之長方金屬極板，沒入溶液的有效面積為 20 cm2，溶液反應體積為 250

mL ，外接之直流電源供應器，採取定電流控制 (Constant Current ,CC )，並且控

制電壓變化在 0~60 V 間，不超過電源供應器之上限 (300 V)，實驗裝置如圖 3-3

所示。
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圖 3-3 實驗裝置示意圖

3.2.5 鐵、鋁、鋅電極對 PFOA 去除率的影響

配置初始濃度為 1 mM 之 PFOA 水溶液，並添加 10 mM 之 Na Cl 作為電解

質，此時初始 pH 約為 3.1。以 Fe、Al、Zn 等金屬極板在固定電流 0.1A 下進行

電混凝，極板沒入水中面積為 20 cm2，採樣時間為 0、2.5、5、7.5、10、15、

20、25、30 min，量測 PFOA 濃度，並換算其去除率。

3.2.6 全氟辛酸初始濃度

配置初始濃度為 0.1、0.5、1.0、1.5 mM 之 PFOA 水溶液，並添加 10 mM 之

Na Cl 作為電解質。以 Fe、Al、Zn 等金屬極板在固定電流 0.1A 下進行電混凝，

極板沒入水中面積為 20 cm2，採樣時間為 0、2.5、5、7.5、10、15、20、25、30

min，量測 PFOA 濃度，並換算其去除率。

3.2.7 電解質濃度

配置初始濃度為 1 mM 之 PFOA水溶液，並添加 1、5、10、25 mM 之 Na Cl

作為電解質，此時初始 pH 約為 3.1 。以 Al、Zn 等金屬極板在固定電流 0.1A 下

進行電混凝，極板沒入水中面積為 20 cm2，採樣時間為 0、2.5、5、7.5、10、
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15、20、25、30 min，量測 PFOA 濃度，並換算其去除率。

3.2.8 添加氯化鋅對 PFOA 去除率的影響

配置初始濃度為1 mM之PFOA水溶液，並添加 1、2、3、4、5 mM之ZnCl2，

為確保總電解質濃度固定 NaCl分別減量為 8、6、4、2、0 mM，此時初始 pH約

為 3.1 。以 Al、Fe、Zn 等金屬極板在固定電流 0.1A 下進行電混凝，極板沒入水

中面積為 20 cm2，採樣時間為 0、2.5、5、7.5、10、15、20、25、30 min，量測

PFOA 濃度，並換算其去除率。

3.2.9 添加氧化鋅對 PFOA 去除率的影響

配置初始濃度為 1 mM之 PFOA 水溶液，並添加 1、2、3、4、5 mM之 ZnO

及 10 mM 之 Na Cl 作為電解質，此時初始 pH 約為 3.1 。以 Al、Fe、Zn 等金屬

極板在固定電流 0.1A 下進行電混凝，極板沒入水中面積為 20 cm2，採樣時間為

0、2.5、5、7.5、10、15、20、25、30 min，量測 PFOA 濃度，並換算其去除率。

3.2.10 膠羽之特性分析

將上述實驗產生之膠羽溶液經由 8000 rpm 轉速之離心機離心後，取下層沉

澱物，經由冷凍乾燥後可得到固體狀粉末，將粉末分別進行 SEM、XRD、FTIR、

XPS 之分析。

3.3 檢測與分析方法

3.3.1 高效離子層析儀(High performance ion

chromatography, HPIC)

本研究之全氟化合物以高效離子層析儀進行分析。高效離子層析儀利用高
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壓幫浦將流動相注入管柱中，在管柱中由於樣品與固定相極性作用力之不同，

使得不同碳鏈長度的全氟化合物在管柱中逐漸分離。

本研究所使用的 HPIC型號為 ICS-5000+, ThermoFisher，使用管柱為 Agilent

Eclipse XDB-C18 2.1x150mm 5um Narrow-Bore，流動相為(1) 乙晴(acetonitrile)/水

以 70:30 v/v比例混合、(2) NaOH 9mM加 100mM，以不同濃度梯度混合如表 3-2

所示。

表 3-2 PFAs 之 HPIC 分析方法之流動相濃度梯度

Program Time (min) -3 0 1 15 19 23

Solution A% 100 100 100 40 40 100

Solution B% 0 0 0 60 60 0

3.3.2 離子層析儀(lon chromatography, IC)

本研究以離子層析儀確認在反應過程中全氟化合物礦化脫氟的情形，IC 型

號為 ICS-3000,Dionex，分離管柱為 Ion Pac As4a Analytical Column, Dionex，流

洗液濃度為 3.2mM NaCO3加 1mM NaHCO3。

3.3.3 掃描式電子顯微鏡(Scanning Electron Microscope,

SEM)

SEM 主要用來觀察樣品的顯微組織形貌，並對微區內的成分進行分析。其

所附加的 X 射線能量分散光譜儀(Energy Dispersive Spectrometer, EDS)，將各元

素特徵光譜的譜線積分後，可鑑定元素的含量，常用於樣品成分的定性及定量

分析。

3.3.4 X 光繞射儀(X-Ray Diffractometer, XRD)

X 光粉末繞射儀利用 X 光射線入射後，激發不同結構的化合物，進而產生
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繞射光譜，以繞射峰位置 2θ、半高寬與繞射峰相對強度這三個繞射特徵，來從

事結構參數的計算，藉此比對出不同化合物之晶型結構。本研究使用的 X 光繞

射儀為 Rigaku TTRAX3 (High power (18kW) X-ray diffractometer)。

3.3.5 傅里葉轉換紅外光譜儀(Fourier-transform infrared

spectroscopy, FTIR)

使用連續波長光源照射樣品後，樣品中的分子會吸收某些波長的光，沒被

吸收的光會傳到感測器，經過傅立葉轉換後得到待測樣品的光譜，某一波長的

光被吸收的越多，穿透率就越低，吸收峰就越強。由特性吸收峰之波長位置，

可以判別化合物官能基之種類。

3.3.6 X 射線光電子能譜(X-ray photoelectron spectroscopy,

XPS)

XPS 是在真空中通過具有恆定能量的輻射 X 射線確定從樣品表面的電子能

譜的方法，其關係式如下：

ℎ𝑣 = 𝐸𝐾 + 𝐸𝐵 + 𝜑

其中ℎ𝑣為 X 射線能量，𝐸𝐾為光電子的動能(kinetic energy of photoelectron)，𝐸𝐵為

電子的結合能(binding energy of electron)，𝜑為樣品的功能函數(work function of

specimen)，𝐸𝐵和化學位移可以用於鑑別元素並評估其在樣品中的化學鍵結狀態。

3.3.7 能量效率評估方法

由於電化學的能量需求很大，因此以能效及能耗來評估各方法的效率相當

重要，本研究使用 G50 來評估能效，EEO來評估能耗。

Malik 等人所提出的 G50作為能量效率評估的指標[117]，其屬於能量效率，

當 G50 值越大時代表去除效率越好，該值定義為污染物轉化 50%時單位能耗所
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能去除的污染物量，即：

𝐺50(𝑔/𝑘𝑊ℎ) =
1.8 × 106 × 𝐶0 × 𝑉0 × 𝑀

𝑃 × 𝑡50

其中

𝐶0：在 t=0 時污染物的莫爾濃度(mol/L)

𝑉0：反應體積(L)

𝑀：污染物的分子量(g/mol)

𝑃：反應器的功率(W)

𝑡50：轉化 50%污染物所需要的時間(s)

評估能耗的方法是 electrical efficiency per log order (EEO)，其定義為污染物

降低一數量級所需要的電量，即：

𝐸𝐸/𝑂 (𝑘𝑊ℎ 𝐿−1) =
𝑃 × 𝑡

𝑉 × 𝑙𝑜𝑔(𝐶0/𝐶𝑓)

其中

𝑃：反應器的功率(W)

𝑡：污染物降低一數量級所需要的時間(s)

𝑉：反應體積(L)

𝐶0：在 t=0 時污染物的莫爾濃度(mol/L)

𝐶𝑓：在 t=t 時污染物的莫爾濃度(mol/L)

3.4 分析之品質保證與品質管理(QA/QC)

本研究依照環檢所公告之環境檢驗室品質管制指引通則(NIEA-PA101)及環

境檢驗品管分析執行指引(NIEA-PA104)制定 QA/QC 方法，以確保實驗分析的精

密度與精確度。

實驗過程中，所有的樣品均 PP 材質容器盛裝，並於實驗完成後的 24 小時

內完成分析，每一個月會對 HPIC 進行清潔維護，當 HPIC 的移動相重新配製時
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會執行檢量線查核，且檢量線之線性相關係數應大於 0.995，每批次分析會執行

1 個空白樣品分析、查核樣品分析、重複樣品分析以及添加樣品分析。
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4第四章結果與討論

4.1 背景實驗

背景實驗之目的為觀察 PFOA 是否會被實驗耗材及儲存容器吸附而造成實

驗之誤差，根據文獻記載，全氟化合物會被玻璃器皿所吸附，由於本研究的目

標污染物為 PFOA 所以在實驗過程中會使用到之耗材及儲存容器均避免接觸到

玻璃材質，使用聚丙烯(Polypropylene, PP) 材質。此外，在 2019 年 Lath 等人的

研究中指出過濾膜和離心管等塑膠耗材，無論以何種材質製成，或多或少都會

吸附 PFOA 導致分析偏差[118]。

我們將 5 ppm 的 PFOA 以 PP 針筒及 PTFE 過濾頭進行過濾，結果如圖 4-1

所示，可以看到 PFOA 的濃度幾乎沒有變化，其回收率達 99.15%，因此在本研

究中 PFOA 濃度因針筒及過濾頭吸附所造成的損失可以忽略。除了針筒及過濾

頭外，進行 HPIC 分析時所使用的 PP 樣品瓶也可能會造成 PFOA 分析上的誤差，

因此我們將 1 ppm 的 PFOA 儲存在多個 PP 樣品瓶，並在不同的時間進行分析，

結果如圖 4-2 所示，由結果可以看到在儲存後的 72 小時內 PFOA 濃度有明顯損

失，其回收率為90.46%，而72小時後PP樣品瓶內的PFOA吸附似乎達到平衡，

PFOA的濃度不再有明顯變化，因此在本研究中所有 PFOA樣品會在實驗完成後

的 24 小時內進行分析，以減少樣品瓶吸附所造成的影響。
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圖 4-1 實驗室耗材過濾頭對 PFOA 吸附的影響
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4.2 界面活性劑對浮除之影響

本節旨在使用界面活性劑作為捕集劑，使用浮除工藝來去除水中 PFOA，

並比較添加不同種類及劑量的界面活性劑去除 PFOA 的效果，以及不同水質條

件及操作條件下對 PFOA 去除效果的影響。

4.2.1 不同種類界面活性劑

為了探討添加不同種類界面活性劑對 PFOA 去除率的影響，圖 4-3、圖 4-4

顯示了 PFOA去除率隨浮除時間和不同類型界面活性劑的變化。由圖 4-3可以看

出，添加界面活性劑時，無論是添加陽離子界面活性劑(CTAB)或是添加陰離子

界面活性劑(SDS)都能提升 PFOA 的去除率，這是由於僅存在 PFOA 的情況下，

由於碳氟鍵的電負性只憑 PFOA 本身很難形成穩定的泡沫[1]，而添加界面活性

劑可以作為起泡劑形成穩定泡沫，使得 PFOA 因其兩親特性隨著泡沫被去除。

另外，添加陽離子界面活性劑(CTAB)在反應 30分鐘時即可以達到 90%以上的去

除率，遠高於陰離子界面活性劑(SDS)的 40%去除率，這是由於比起帶負電的陰

離子界面活性劑，帶正電荷的陽離子界面活性劑，對帶負電的 PFOA 具有更高

的親和力，因此能夠有效的吸附並去除 PFOA。由於陽離子界面活性劑去除率

遠高於陰離子界面活性劑，因此後續實驗只討論陽離子界面活性劑。
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圖 4-3 全氟辛酸去除率隨浮選時間和不同類型界面活性劑的變化

圖 4-4 顯示添加不同結構的陽離子界面活性劑對全氟辛酸去除率的影響，

包括CTAB(C16直鏈)、DTAB(C12直鏈)、OTAB(C8直鏈)、TBAB(C4支鏈)，結

果顯示擁有支鏈結構的 TBAB反應 30 分鐘後僅能去除不到 40%全氟辛酸，其效

果遠低於其他擁有直鏈結構的陽離子界面活性劑，這是由於 TBAB 單一支鏈僅

含有四個碳，其烷基鏈長度並無法達到良好的起泡效果，因此無法有效的形成

穩定泡沫並去除全氟辛酸。在直鏈陽離子界面活性劑之中，全氟辛酸的去除率

隨著烷基碳鏈長度的增加而降低，烷基鏈含 8 個碳的 OTAB 可以在 25 分鐘內達

到將近 100%的去除率，烷基鏈含 12 個碳的 DTAB 則可以在 30 分鐘內完全去除

全氟辛酸，而烷基鏈含 16 個碳的 CTAB 則在 25 分鐘達到 90%去除率後，由於

CTAB 的烷基鏈長度與全氟辛酸的烷基鏈長度差異過大，因此形成的泡沫及膠

束並不穩定，當反應持續進行時，會發生全氟辛酸回溶的現象，無法完全去除

全氟辛酸。這一現象表明，烷基碳鏈長度與全氟辛酸相似的陽離子界面活性劑，
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更容易與全氟辛酸形成穩定的混合膠束[119]，並使得全氟辛酸更容易隨著泡沫

被去除。
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圖 4-4 全氟辛酸去除率隨浮選時間和不同結構陽離子界面活性劑的變化
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4.2.2 不同界面活性劑劑量

圖 4-5 為 0.25 mM 全氟辛酸去除率隨時間和不同陽離子界面活性劑劑量的

變化，由圖可以看出，去除率並未隨著陽離子界面活性劑劑量的增加而增加，

這意味著陽離子界面活性劑存在最佳添加劑量，或是陽離子界面活性劑與全氟

辛酸存在最佳比例。

圖 4-5(a)為添加不同劑量 CTAB作為捕集劑之實驗結果，可以看到在反應時

間 25 分鐘時，添加越多的 CTAB 對全氟辛酸有越好的去除率，添加 5.0 mM 的

CTAB 去除率達 90%以上，但隨著反應時間的進行，由於 CTAB 與全氟辛酸烷

基碳鏈長度差異太大，所形成的膠束並不穩定會發生回溶的情況，當反應時間

達 60分鐘時，添加 5.0 mM的 CTAB去除率降至 81%左右，添加 CTAB劑量 1.25

mM、2.5 mM 及 3.75 mM 對 PFOA 去除率可以達到 90%以上。

圖 4-5(b) 為添加不同劑量 DTAB 作為捕集劑之實驗結果，由圖可以看出在

反應初期，更高的 DTAB 劑量可以更快的去除全氟辛酸，隨著反應進行，30 分

鐘後添加不同劑量 DTAB 皆能達到 95%以上的全氟辛酸去除率。

圖 4-5(c)為添加不同劑量 OTAB作為捕集劑之實驗結果，可以看到添加不同

劑量的OTAB，在反應 30分鐘後皆能達到 90%以上的全氟辛酸去除率，添加 2.5

mM 及 3.75 mM 的 OTAB 僅需 8 分鐘反應時間即達到 98%全氟辛酸去除率，但

添加 3.75 mM OTAB 組實驗亦有含氟氣泡回溶的情形發生，去除率下降至 54%，

經浮除反應繼續進行後仍能達到 98% PFOA 去除率。

圖 4-5(d)為添加不同劑量 TBAB 作為捕集劑之實驗結果，由圖可以看出在

反應時間 60 分鐘後，全氟辛酸去除率僅在 40%~47%左右，遠低於其他直鏈的

陽離子界面活性劑，這歸因於 TBAB 較短的烷基鏈，導致其所形成到泡沫不穩

定，使單位氣泡表面積上附著的 PFOA 數量較少，使得去除率低下。
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圖 4-5 全氟辛酸去除率隨浮選時間和不同劑量陽離子界面活性劑的變化，

(a)CTAB、(b)DTAB、(c)OTAB 和(d)TBAB
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4.2.3 離子強度、pH 及曝氣流量

圖 4-6 顯示了離子強度對全氟辛酸去除率的影響，結果表明，離子強度的

增加導致浮除去除率降低，此結果與 Meng 等人於 2018 年的研究結果相反，

Meng 等人的研究表明，在 NaCl 濃度 0.1 mM~5 mM 的範圍內，高離子強度有利

於通過曝氣泡沫收集去除全氟辛烷磺酸，Meng 等人認為可能原因有二，第一是

離子強度越強形成氣泡的直徑越小，從而導致系統中的氣泡表面積增加，可用

於吸附的氣液界面總面積增加；第二是鹽析效應，在足夠高的鹽濃度下，PFOS

的溶解度下降，使更多的 PFOS 從溶液中分離到吸附劑上[120]。

雖然有需多文獻已指出離子強度增加所造成的效應可能會增加 PFOA 的去

除效果，包括氣泡尺寸變小[121]、鹽析效應[122]、界面活性劑CMC的降低[119]

[123]，但皆未體現在本研究中的結果中，我們認為這是因為過量的陰離子會與

同樣為陰離子的全氟辛酸競爭陽離子界面活性劑[124]，而這個效應所造成的負

面影響遠大於其他效應的正面影響，因此去除率隨著離子強度的增加而降低。
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圖 4-6 不同界面活性劑對全氟辛酸去除率隨離子強度的變化

圖 4-7 顯示了添加 OTAB 時初始 pH 對全氟辛酸去除率的影響，由圖可以看

出隨著初始 pH 由 3.0 提升至 7.0 和 9.0 時，全氟辛酸的去除趨勢並沒有顯著差

異，這表明添加界面活性劑的浮除法可以適用在較廣的 pH 範圍內。
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圖 4-7 添加 1.25 mM OTAB 時初始 pH 對全氟辛酸去除率隨時間的變化

圖 4-8 顯示了在添加 OTAB 的情況下，不同曝氣量對全氟辛酸去除率的影

響，由圖可以看出曝氣量越大，全氟辛酸的去除速率越快，這是由於曝氣量越

大，單位時間所能產生的氣泡量越多，使得泡沫有更多的氣液界面能吸附全氟

辛酸及全氟辛酸和OTAB所形成的膠束。值得注意的是，當曝氣量為250 ml/min

時，去除 90%全氟辛酸所需的氣/液比為 12.5，Dai 等人使用空氣分餾去除 PFAs，

最佳氣/液比為 22(去除率 87%)[125]，Meng 等人使用泡沫浮除去除全氟辛烷磺

酸的最佳氣/液比約為 15(去除 96%)[120]，這表示添加 OTAB 可以降低去除全氟

辛酸所需的氣/液比。
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圖 4-8 添加 1.25 mM OTAB 時曝氣量對全氟辛酸去除率隨時間的變化

4.2.4 去除機制

陰離子/陽離子二元體系在降低表面能和形成混合膠束方面會表現出很強的

協同作用[105, 126]，這些協同作用增強了基於界面活性劑的現象，並導致陰離

子和陽離子界面活性劑的混合物具有比單一純界面活性劑更低的 CMC 和 CAC，

並降低混合體系的表面張力，該混合物比單一純界面活性劑都具有更高的表面

活性，特別是對於具有相同烷基鏈長度的界面活性劑，稱為烷基鏈對稱效應

(symmetry effect)[127-129]。因此，具有相同烷基鏈長度的 PFOA 和 OTAB 混合

物，會具有較低的轉移自由能(transfer free energy)，因此形成的澆束更為穩定

[129]，並且由於對稱效應，PFOA 和 OTAB 在界面上的分子密度顯著增加，使

得 PFOA 更容易被去除。此外陽離子界面活性劑會與 PFOA 形成穩定泡沫，達

到共浮除的效果[130]。
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4.2.5 小結

本節研究結果可歸納如下：

1. 陰離子/陽離子界面活性劑在浮除工藝中皆能作為捕集劑和起泡劑，提升

PFOA 的去除效果，但由於界面活性劑所帶之電荷，帶正電荷的陽離子界

面活性劑更容易與帶負電荷 PFOA 形成膠束。

2. 陽離子界面活性劑的幾何形狀和烷基鏈的長度對於通過泡沫浮除去除

PFOA 的效果影響非常大。具有支鏈的陽離子界面活性劑，由於其支鏈結

構會影響與 PFOA 形成膠束及泡沫的能力，因此不適合做為浮除工藝去除

PFOA 的捕集劑。而具有相似幾何形狀的直鏈烷基陽離子界面活性劑，並

且和 PFOA 擁有相同烷基鏈碳數的 OTAB 是浮除工藝去除 PFOA 的最佳捕

集劑，使用 OTAB 進行泡沫浮除可在 20 分鐘內完全去除 PFOA。

3. 浮除工藝中由於競爭吸附，PFOA 去除率隨著離子強度的增加而略有下降。

4. 浮除工藝中添加陽離子界面活性劑去除 PFOA 的主要機制為，混合膠束的

形成以及陽離子界面活性劑與 PFOA 形成穩定泡沫所造成的共浮除效應
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4.3 鋅鹽捕集劑對電混凝之影響

本節旨在使用電混凝法來去除水中 PFOA，並比較使用不同極板材質對

PFOA的去除效果，以及不同水質條件及操作條件下對 PFOA去除率的影響，最

後添加鋅鹽作為捕集劑以增進使用鋁電極電混凝時對 PFOA 的去除效果，並透

過膠羽特徵分析研究其去除機制。

在 2.4節中介紹了許多會影響電混凝之參數，包括電極材料、電極排列方式、

極板間距、電流密度、電解質濃度、初始 pH及攪拌速度，由於本研究所使用的

反應器僅 250 毫升，極板的片數無法再增加，電極排列方式無法做改變，因此

本研究沒有研究電極的排列方式以及電極間距所造成的影響。

4.3.1 電極材料對 PFOA 去除率之影響

電極材料通常被認為是電混凝過程中的重要因素，因此我們研究了四種不

同的電極材料，包括鋁 (Al)、鐵 (Fe) 、鋅 (Zn)以及鍍鋅鋼板(galvanized steel)，

用於處理合成廢水，實驗在 500 rpm、電流密度 5 mA/cm2、電解質濃度 10 mM

和 1 mM PFOA 合成廢水的原始 pH 值下進行，結果如圖 4-9 所示，反應 30 分鐘

時去除率分別達到 57.9%、9.0%、99.9%和 94.9%，由結果可以看出，鐵電極和

鋁電極的去除效率低於含鋅的鋅電極和鍍鋅鋼電極，這可能歸因於與氫氧化鐵

絮凝物和氫氧化鋁絮凝物相比，全氟辛酸對氫氧化鋅絮凝物的吸附能力更強

[97]。

相比部分文獻使用鐵電極能有 90%以上的去除率，本研究使用鐵電極的

PFOA去除率極差，反應 30分鐘後僅有 9%，根據實驗的結果，有部分文獻可以

推論出鐵電極對 PFOA去除效果不佳的原因，首先，Lee等人曾利用鐵離子以單

純曝氣浮除的方式去除水中的 PFOA，當 pH 在 2.3 以下時，鐵離子曝氣浮除

PFOA 效果非常顯著，可達 99%，但隨 pH 上升至 3~4 時效果下降，至 pH 6 已

無明顯效果[1]。我們實驗初始 pH 為 3.1，對於鐵離子浮除 PFOA 的效果已經不
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明顯，隨電混凝的時間增加 pH 隨之上升，最終達到 5.6 左右，在此 pH 下浮除

已無明顯作用。此外，Yang 等人利用鐵電極電混凝 PFOA 與 PFOS，其中研究

了攪拌速度對於去除率的影響，當攪拌速度由 120 上升至 180 rpm，去除率會增

加，但再提高至 360 rpm 時，去除率反而卻明顯下降，原因是過快的攪拌速度

會破壞膠羽的結構，使得吸附凝聚的效果變差[96]。我們實驗的攪拌速度為 500

rpm，此攪拌速度可能會影響膠羽的絮凝，使得 PFOA 的去除果較差。
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圖 4-9 電極材料對 PFOA 去除率之影響
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4.3.2 全氟辛酸初始濃度

為了評估電混凝在不同初始 PFOA 濃度下，在 5 mA/cm2的電流密度下完成

了一系列試驗。結果如圖 4-10、圖 4-12、圖 4-14 所示，不同電極材料對不同

PFOA 初始濃度的去除效果，可以看到 PFOA 的去除趨勢與初始濃度無明顯關

係，使用鋅電極電混凝時尤為明顯(見圖 4-14)，其去除速率在穩定的過程中幾

乎是相同的，這一結果也可以在其他的電混凝研究中也有觀察到[131]，這意味

著 PFOA 的去除受初始濃度的影響很小。

如圖 4-10所示，使用鋁電極電混凝去除 PFOA，其效果高度依賴於 pH值，

隨著 pH的提升，當 pH值高於 5時（見圖 4-11），鋁電極似乎失去去除 PFOA的

能力，且 PFOA 有被釋放回溶液的現象。我們認為這是由於電混凝系統中鋁物

種改變所造成的影響，電混凝過程中鋁物種通常分為單體物種(如 Al(OH)2
+、

Al2(OH)2
4+、Al3(OH)4

5+)以及中等聚合物種([AlO4Al12(OH)24(H2O)12]7+, Al13)[132]，

而 Al13 在 pH 在 4.0 至 4.5 的範圍內是優勢物種[133]，Al13 帶有七價正電荷可以

有效吸附代負電荷的 PFOA，因此當 pH 超過 5 時鋁膠羽會改變其主要型態，由

帶有七價正電荷的 Al13 轉變為帶正電荷數較少之物種，導致部分的 FPOA 回溶

至溶液。如圖 4-12 所示，在不同的初始濃度下鐵電極混凝對 PFOA 的去除效果

極差，其原因如上節所述，鐵電極必須在較低的攪拌速度下才能有較好的去除

效果。如圖 4-14 所示，在不同的初始濃度下鋅電極混凝對 PFOA 的去除效果極

好。
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圖 4-10 鋁電極混凝浮除時 PFOA 初始濃度對 PFOA 去除效果之影響
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圖 4-11 鋁電極混凝浮除時在不同 PFOA 初始濃度下 pH 隨時間之變化
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圖 4-12 鐵電極混凝浮除時 PFOA 初始濃度對 PFOA 去除效果之影響
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圖 4-13 鐵電極混凝浮除時在不同 PFOA 初始濃度下 pH 隨時間之變化
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圖 4-14 鋅電極混凝浮除時 PFOA 初始濃度對 PFOA 去除效果之影響
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圖 4-15 鋅電極混凝浮除時在不同 PFOA 初始濃度下 pH 隨時間之變化
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4.3.3 電流密度

如圖 4-16 所示，當提升電流密度時，初始之 PFOA 去除速率會隨之上升，

但越高的電流密度產生越多的混凝膠羽，卻不代表反應最終有最佳的去除效果。

這可能有兩個原因，第一，當提高電流密度時，可能會因過高的電壓而破壞已

穩定存在的膠羽結構，同時，陰極還原產出的細小氫氣泡會因此而增加，進而

對膠羽結構的穩定度造成所影響，進而使最後的去除效果下降；第二，在對混

凝的操作過程中，pH 隨時間的變化，當電流密度越大 pH 上升的速率就會越快

(如圖 4-17 所示)，這會使得 pH 很快就超過電混凝的最佳範圍，使最後的去除效

果下降。
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圖 4-16 電流密度對 PFOA 去除率之影響
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圖 4-17 鋁電極混凝浮除時 pH 隨時間之變化
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4.3.4 電解質濃度

圖 4-18 為鋁電極混凝浮除時，不同電解質濃度下 PFOA 的去除率，可以看

出電解質濃度對 PFOA 的去除速率並沒有太大的影響，但對最終去除效果而言，

電解質濃度越高去除效果越差，這可能是因為過多陰離子的存在，由於陰離子

與 PFOA 一樣帶負電荷，因此會和 PFOA 共同競爭吸附劑上的吸附點位，導致

最終的去除率較差[134, 135]。圖 4-19 為鋅電極混凝浮除時電解質濃度對 PFOA

的去除率，與鋁電極的情況不同，在使用鋅電極的情況下 PFOA 的去除效果幾

乎不受電解質濃度的影響，這意味含鋅膠羽對 PFOA 有很好的吸附能力。
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圖 4-18 鋁電極混凝浮除時電解質濃度對 PFOA 去除率之影響
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圖 4-19 鋅電極混凝浮除時電解質濃度對 PFOA 去除率之影響
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4.3.5 添加鋅鹽

從前面的實驗可以發現，使用含鋅電極時在各條件下，對 PFOA 都具有極

佳的去除效果，而使用鍍鋅鋼板時也有很好的去除率，因此接下來將測試添加

鋅鹽是否能增進使用鋁電極時 PFOA 的去除效果。

4.3.5.1 氯化鋅

如圖 4-20所示，當使用鋁電極時，添加ZnCl2明顯增進PFOA的去除效果。

添加 1 mM ZnCl2時，PFOA 去除率從 73.7%增加到 99.9%以上，當 ZnCl2從 1 增

加到 4 mM 時，沒有觀察到最終 PFOA 去除率的明顯增加，添加更多的 ZnCl2並

沒有顯著提高去除效率，這可能意味著 ZnCl2可能沒有直接參與 PFOA的吸附，

而是以其他方式增進 PFOA 的去除。由圖 4-21 可以看出，添加 ZnCl2時 pH 皆被

抑制在 4.5~5 左右，在 4.3.2 中我們已提到當 pH值大約為 4 到 5 時，鋁會以帶有

七價正電荷的 Al13[AlO4Al12(OH)24(H2O)12]7+為主要物種[136, 137]，因此我們認

為 PFOA 去除率的提高可歸因於 Zn2+導致的 pH 抑制，使得電混凝過程中 pH 能

停留在 Al13的優勢 pH範圍。在 5 mM的 ZnCl2濃度下，去除速率比在其他 ZnCl2

濃度下的要慢，這是因為 Zn2+的電極電位為-0.762 [138]，高於 H2O 的電極電位-

0.828[138]，當添加 5 mM ZnCl2 時，不存在 Na+的情況下 Zn2+更容易碰撞到電

極，因此，陰極半反應更傾向於將 Zn2+還原為Zn，而非將 H2O還原成 H2和 OH-，

使得 pH 上升緩慢，因此，添加 5 mM ZnCl2時在反應初期去除速度較慢。
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圖 4-20 鋁電極混凝浮除時添加不同濃度氯化鋅對 PFOA 去除率之影響
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圖 4-21 鋁電極混凝浮除時添加不同濃度氯化鋅 pH 隨時間之變化
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4.3.5.2 氧化鋅

如圖 4-22 所示，當使用鋁電極時，添加 ZnO 對 PFOA 的去除有明顯的負面

影響。 如圖 4-23 所示，添加 ZnO 加速了 pH 值的上升，當 pH 值增加到 5 以上

時，PFOA 的去除率有降低的趨勢，此結果與 4.3.5.1 的推論一致。pH 值的變化

是由於 ZnO 在水存在的情況下會發生水解，導致在表面形成氫氧化物層(≡Zn-

OH)，由於兩性反應，氧化物或氫氧化物表面 (≡Zn-OH) 可以通過與 H+或 OH-離

子反應而帶電，在酸性條件下，氫氧化物表面吸附質子並帶正電(≡Zn–OH2
+)，

在鹼性條件下，它們失去質子並帶負電(≡Zn–O−)[139]。
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圖 4-22 鋁電極混凝浮除時添加不同濃度氧化鋅對 PFOA 去除率之影響
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圖 4-23 鋁電極混凝浮除時添加不同濃度氧化鋅 pH 隨時間之變化

4.3.5.3 pH 控制實驗

在前面的實驗中，我們發現使用鋁電極混凝浮除 PFOA時，其效果與 pH是

高度相關的，添加氯化鋅抑制 pH上升能夠增進 PFOA的去除效果，而添加氧化

鋅促進了 pH 值的上升，反而使得 PFOA 的去除效果下降。

為了研究 ZnCl2在 PFOA 去除過程中的作用，進行了 pH 控制實驗。以蠕動

泵以恆定速率加入 HCl 以保持反應過程中的 pH 值低於 5(見圖 4-24)，其結果如

圖 4-25所示，在添加HCl控制pH的條件下，相對於不控制pH值的條件，PFOA

的去除效果有顯著的提高，但其最終的去除效果仍不如添加ZnCl2時的去除效果，

該結果表明僅控制 pH 值無法達到與添加 ZnCl2一樣的去除效果，因此我們推論

ZnCl2 可能不僅在抑制 pH 值方面發揮作用，鋅膠羽的存在也提升了 PFOA 的去

除效果。
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圖 4-24 不同 pH 控制方法對 pH 之變化
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圖 4-25 不同 pH 控制方法對 PFOA 去除率之影響
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4.3.5.4 膠羽沉降觀察

在添加 ZnCl2的研究過程中，我們發現在反應過程中，加入 ZnCl2的溶液明

顯比只使用鋁電極的溶液更為清澈，因此，我們對膠羽的絮凝和混凝做了進一

步的研究。在電混凝過程後，我們將反應溶液充分攪拌後靜置 30 分鐘，觀察膠

羽絮凝和沉降的狀態，為了減少採樣對膠羽的干擾，我們僅在 0 分鐘、15 分鐘

和 30 分鐘時進行採樣進行濁度的測量，結果如圖 4-26 所示，在 0 分鐘時加入氯

化鋅的溶液濁度為 281，低於僅使用鋁電極的溶液濁度 437，這是由於 PFOA 的

疏水性碳鏈，吸附 PFOA 的絮狀物隨時間漂浮到表面，由圖 4-26(b)可以觀察到，

添加氯化鋅的絮凝物比僅使用鋁電極的絮凝物具有更快的上浮速度，使得溶液

的濁度更低。此外，我們比較了使用鋁電極和鋅電極時絮凝物的狀態，結果如

圖 4-27 所示，使用鋅電極產生的絮凝物比鋁電極產生的絮凝物更容易漂浮到液

體表面，因此，我們認為加入 ZnCl2在電混凝去除 PFOA的過程中主要起到以下

兩個作用：(1)加入 ZnCl2可以抑制 pH 值的升高，使電混凝過程停留在較合適的

pH範圍，並使 Al形成帶七價正電荷的 Al13[AlO4Al12(OH)24(H2O)12]7+，帶大量正

電荷的 Al13使得帶負電荷的 PFOA更容易吸附在絮凝物上。(2)ZnCl2的加入有利

於絮凝物的積聚，使它們更快也更容易在液面上形成穩定的泡沫，進而增強浮

選的效果。
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圖 4-26 反應完成後靜置溶液隨時間的(a)濁度及(b)圖像

圖 4-27 使用(a)鋁電極和(b)鋅電極電凝 30 分鐘後獲得的溶液圖像（在分離漏斗

中靜置 5 分鐘）

(a) (b)

(a)

(b)
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4.3.6 膠羽樣態分析

此節旨在對鋁電極膠羽、鋅電極膠羽以及鋁電極添加氯化鋅膠羽進行樣態

分析，比對彼此之間的差異，以研究添加氯化鋅增進鋁電極電混凝去除 PFOA

效果的機制。

4.3.6.1 XRD

XRD 分析的結果如圖 4-28 所示，2θ 從 10°到 80°進行掃描。如圖 4-28（a）

所示，鋁膠羽的圖譜表現出極寬和極淺的衍射峰，具有極寬峰和低強度的布拉

格反射(Bragg reflections)表明分析的相是短程且有序(short-range order)，代表鋁

膠羽為無定形或具有極差的結晶性[140]。如圖 4-28 (b)所示，與鋁膠羽不同，鋅

膠羽表現出比鋁膠羽更好的結晶性，此外，幾個小峰表現出多晶相的特徵，表

明與鋁膠羽中的結晶物質相比，鋅膠羽中共存的結晶物質更多，然而，由於成

分非常複雜，無法從 XRD 圖譜中直接了解鋅膠羽中的實際組成，將鋅膠羽圖譜

與資料庫中的特徵圖譜比對，結果表明鋅膠羽主要是由 ZnO 和 Zn(OH)2 組成。

如圖 4-28(c)所示，使用鋁電極添加氯化鋅得到的膠羽，其結果與僅使用鋁電極

時獲得的圖譜相似，都屬於結晶性極差的無定形峰，僅在大約 35°和 60°處出現

弱峰，這些峰可歸因於氫氧化鋅。
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圖 4-28 電混凝浮除膠羽的 XRD 圖譜(a)使用鋁電極、(b)使用鋅電極、(c)鋁電極

添加 ZnCl2 (電極間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1 mM、電流密度 5 mA/cm2)
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4.3.6.2 SEM/EDS

SEM 結果如圖 4-29 所示，如圖 4-29 (a)所示，鋁膠羽的結構多為無定形的

細顆粒(fine particles)。如圖 4-29 (b)所示，與鋁膠羽不同，鋅膠羽在 PFOA 存在

下形成良好的六角片狀晶體。如圖 4-29（c）所示，當使用鋁電極添加 ZnCl2 時，

膠羽的結構與僅使用鋁電極時獲得的膠羽結構大致相同，所有的結構都是無定

形納米顆粒。SEM整體結果與XRD的結果相符，添加氯化鋅的鋁膠羽特徵更接

近鋁膠羽而非鋅膠羽。

如圖 4-30 所示，使用 EDS 進行的元素分析證實，PFOA 被吸附在鋁膠羽及

鋅膠羽上，此外，EDS 元素分析表明，在使用鋅電極時，大部分 PFOA 被吸附

在六角平面上，而細顆粒上的 F 含量極少。值得注意的是，當使用鋁電極添加

ZnCl2 時，沒有觀察到六角片狀晶體的產生。因此，我們可以得出結論，使用鋁

電極添加的 ZnCl2所得到 PFOA 去除率的提升，其 ZnCl2與鋅電極的作用不同。

ZnCl2的主要功能是防止 pH 值升高。
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圖 4-29 電混凝浮除膠羽的 SEM 影像圖(a)使用鋁電極、(b)使用鋅電極、(c)鋁電

極添加 ZnCl2 (電極間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1 mM、電流密度 5 mA/cm2)

圖 4-30 電混凝浮除膠羽的 SEM/EDS 結果(a)使用鋁電極、(b)使用鋅電極 (電極

間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1 mM、電流密度 5 mA/cm2)

(a) (b) (c)
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4.3.6.3 FTIR

圖 4-31顯示了在 400-4000 cm-1範圍內的 FTIR光譜。PFOA的典型特徵峰出

現在 1000-1700 cm-1之間，鋁膠羽和鋅膠羽在該範圍均有觀察到特徵峰，這些峰

對應於 COO-、-CF3、-CF2-和 C-C 基團的振動（見表 4-1）。將膠羽的光譜與

PFOA 粉末的光譜進行比較（見圖 4-32），可以觀察到位於大約 882、818、729、

666、642、561 和 530 cm-1處的峰是 PFOA 的特徵峰，這些特徵峰的存在表明當

使用鋁或鋅電極時，PFOA 均被吸附在膠羽上，值得注意的是 COO-的伸縮震動

頻率向低頻方向發生了位移，這意味著 C=O 的電子雲遠離了鍵結中心，這意味

著 COO-確實與 Al 產生鍵結。如圖 4-33 所示，500-900 cm-1頻率範圍內的吸光度

隨反應時間增加；這種吸收可能歸因於 Al-F 伸縮振動[141]或 Al-O 伸縮和彎曲

振動[142]。如圖 4-34 所示，當添加 ZnCl2 時，光譜與僅使用鋁電極時獲得的光

譜相似。使用鋅電極時出現的 1600 cm-1和 3500 cm-1附近的特徵峰在使用 Al 電

極並添加 ZnCl2 系統的光譜中並不存在，另外值得注意的是使用鋅電極時 COO-

在 1650 左右的反對稱振動頻率產生了分裂，這一分裂可能是振動耦合所造成。

與 XRD 和 SEM 的結果一樣，氯化鋅的量比 Al 膠羽的數量少，鋅的特性沒有反

映在結果中。
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圖 4-31 電混凝浮除膠羽的 FTIR 圖譜(a)PFOA 粉末、(b)使用鋁電極、(c)鋁電極

添加氯化鋅 (電極間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1 mM、電流密度 5 mA/cm2)
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圖 4-32 鋁膠羽的 FTIR 圖譜 PFOA 粉末比較 (電極間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1

mM、電流密度 5 mA/cm2)

表 4-1 PFOA 的 FTIR 主要波段位置和分配模式[143]

PFOA

Wavenumber (cm-1) Mode assignment

1667 as(COO-)

1414 s(COO-)

1363 ax(CF2)

1319 ax(CF2)

1238 as(CF2)

1204 as(CF2)+as(CF3)

1149 s(CF2)

1102 (C-C)

1014 (C-C)
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圖 4-33 鋁膠羽的 FTIR 圖譜隨時間之變化 (電極間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1

mM、電流密度 5 mA/cm2)

圖 4-34 電混凝浮除膠羽的 FTIR 圖譜(a)使用鋁電極、(b)使用鋁電極添加氯化

鋅、(c)使用鋅電極 (電極間距 1 cm、PFOA 初始濃度 1 mM、電流密度 5

Al electrode

In
te

ns
it
y

(a
.u

.)

Al electrode + ZnCl2

Wavenumber (cm-1)

5001000150020002500300035004000

Zn electrode



doi:10.6342/NTU202201348

87

mA/cm2)

4.3.6.4 XPS

在 FTIR 分析中，我們發現在電混凝過程中似乎產生了 Al-F 鍵結，為了進

一步了解去除機制，使用 XPS 分析了膠羽在 C1s、F1s、Al2p 和 Zn2p3/2 的能譜。

結果如圖 4-35 所示，由圖 4-35 (a)和(b)可以看到在結合能 284.8、~286、~289、

~292 和~293 eV 有明顯的峰，這些峰分別屬於 C-C、C-O、C=O、C-F2 和 C-

F3[144]，C-F2 和 C-F3 的比例也符合預期，表明 PFOA 隨著泡沫被去除。由圖

4-35(c)和(d)可以看到主要由兩個峰組成，結合能為~74 和~76 eV 分別屬於

Al(OH)3[145]和 AlOFx [146]；在圖 4-35(e)和(f)中可以看到結合能為~686.3 和

~689 eV 的兩個主峰可以歸因於 F-Al [147]和 F-C [148]；由 Al2p 及 F1s 的結果互

相應證，我們證實了在電混凝去除 PFOA 的過程中產生了 Al-F 鍵結，考慮到在

PFOA上 F的電子軌域已被填滿，因此我們認為其鍵結形式可能是 F→Al的配位

共價鍵(coordinate covalent bond)。
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圖 4-35 電混凝浮除膠羽的 XPS 圖譜，使用鋁電極((a) C 1s、(c) Al 2p、(e) F 1s)

及鋁電極添加氯化鋅((b) C 1s、(d) Al 2p、(f) F 1s)
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4.3.7 去除機制

從膠羽的分析中，我們發現在使用鋁電極時添加 ZnCl2和不添加 ZnCl2時獲

得的結果沒有太大差異。因此，我們可以推斷 ZnCl2主要起阻止 pH 升高的作

用。從控制 pH 值的實驗可知，通過加酸控制 pH 值可以提高去除效率，但無法

像加入氯化鋅一樣將去除率提高到 99.9%以上，因此 ZnCl2可能還有其他作用。

通過觀察膠羽的絮凝和混凝，我們發現鋅膠羽可以增加浮選效果，因此，我們

可以推斷 ZnCl2不僅可以防止 pH 值升高，還可以增加浮選效果，類似於 Lee 等

人 (2017) 研究中的去除機制[1]。整體的去除機制類似於混凝[82]，包括以下五

個部分(如圖 4-37)：（i）單體陽離子物質與有機分子的陰離子位點的鍵結； (ii)

聚合陽離子物質的鍵結；(iii)吸附在表面帶正電荷的膠羽上；(iv)氟和鋁之間的

配位共價鍵；(v)與陰極產生的氣泡一起漂浮並在液體表面形成穩定的泡沫。最

後，通過去除泡沫實現從溶液中去除 PFOA。



doi:10.6342/NTU202201348

90

圖 4-36 以電混凝浮除去除 PFOA 之機制示意圖
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4.3.8 鋁電極電混凝添加氯化鋅對其他 PFAs 的去除效果

我們試驗了鋁電極添加氯化鋅對不同全氟化合物的去除效果，包括烷基練

擁有 8 個碳的磺酸 PFOS、6 個碳的磺酸 PFHxS 以及 4 個碳的磺酸 PFBS，其結

果如圖 4-37、圖 4-38 以及圖 4-39 所示。由圖 4-37 可以看出添加氯化鋅可以提

升 PFOS 的去除效果，但去除效果不如 PFOA，這可能是由於官能基差異所造成

的。由圖 4-37、圖 4-38 以及圖 4-39 看出 PFAs 的去除效果隨著烷基練長度的減

短而降低，雖然不同 PFAs 去除效果有很大的差異，但添加氯化鋅或多或少都可

以提升 PFAs 的去除效果。
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圖 4-37 鋁電極混凝浮除添加不同劑量氯化鋅 PFOS 去除率隨時間之變化
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圖 4-38 鋁電極混凝浮除添加不同劑量氯化鋅 PFHxS 去除率隨時間之變化
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圖 4-39 鋁電極混凝浮除添加不同劑量氯化鋅 PFBS 去除率隨時間之變化
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4.3.9 小結

本節研究結果可歸納如下：

1. 含鋅的電極，如鋅版和鍍鋅鋼在電混凝過程中對 PFOA 有很好的去除效果。

2. 使用鋁電極去除 PFOA 時，其去除效果高度依賴 pH值，主要受到鋁物種的

影響，在合適的 pH時，鋁膠羽會以 Al13物種存在，其帶有七價正電荷，有

利於吸附帶負電荷的 PFOA。

3. 使用鋁電極時添加 ZnCl2可以抑制 pH 值升高，有助於形成 Al13物種，並且

含鋅膠羽有助於膠羽彼此之間絮凝並在溶液表面形成穩定的泡沫，可以有

效增強浮除效果。

4. 使用鋁電極時添加 ZnCl2 時對 PFAs 的去除效果隨著烷基練長度的減短而降

低，而去除效果隨著的 ZnCl2添加量增加而上升。

5. 使用鋁電極電混凝去除 PFOA 的過程中會產生 Al-F 鍵結。

6. 使用鋁電極電混凝去除 PFOA 的去除機制包括：(1)鋁、鋅等單體陽離子物

質與 PFOA 的羧酸官能基鍵結；(2)PFOA 的羧酸官能基與膠羽上的陽離子

鍵結；(3)PFOA 因靜電吸附在帶正電荷的膠羽；(4)PFOA 的氟與鋁之間形

成配位共價鍵；(5)上述的混合物會與陰極產生的氣泡一起上浮，並在液體

表面形成穩定的泡沫；最後，通過去除泡沫實現從溶液中去除 PFOA 的效

果。
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4.4 界面活性劑對電混凝浮除之影響

本節將在電混凝系統中加入界面活性劑，使電混凝過程中能形成穩定的泡

沫，加強系統中的浮除效果，使系統由電混凝變為電混凝浮除，並比較添加不

同種類及劑量的界面活性劑去除 PFOA 的效果。

4.4.1 界面活性劑類型

與 4.2.1 節相同，在這部分我們同樣研究了五種界面活性劑，包括一種直鏈

陰離子界面活性劑（SDS）、三種不同碳鏈長度的直鏈陽離子界面活性劑(OTAB、

DTAB、CTAB)以及一種支鏈陽離子界面活性劑(TBAB)，結果如圖 4-40 所示。

由圖 4-40 可以看到添加 OTAB 和 DTAB 在 10 分鐘內分別能去除 95%和 82%的

PFOA；值得注意的是在 0 分鐘時，添加陽離子界面活性劑會使得 PFOA 有些許

去除率，這可能是由於 PFOA 與陽離子界面活性劑混合後形成了混合膠束，而

混合膠束會在取樣過濾時被去除；此外 TBAB 在反應初期有非常快的去除速率，

這可由於 TBAB 擁有 4 個烷基支鍊，比起直鍊的界面活性劑 TBAB 更容易與膠

羽產生架橋效應，因此有較好的混凝效果[149]，但由於 TBAB 每個支鍊僅擁有

4個碳，長直鏈烷基鏈比短烷基鏈更容易與 PFOA形成穩定泡沫，因此最終去除

效果比OTAB及DTAB還差；加入CTAB的去除效果較差，這可能是由於CTAB

與 PFOA 的烷基鍊長度差異太大，形成的膠束並不穩定[109]，膠束容易破壞形

成單體，而 CTAB 單體的疏水尾端會貼合在膠羽表面，影響 PFOA 與膠羽的鍵

結與吸附，因此使得去除率較低；加入陰離子界面活性劑 SDS 後 PFOA 去除效

果最差，甚至低於不添加界面活性劑的情況，這可能是帶負電的 SDS 會與同樣

帶負電的 PFOA 競爭吸附點位。
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圖 4-40 不同界面活性劑對 PFOA 去除效果的影響
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4.4.2 界面活性劑劑量

不同種類界面活性劑添加劑量對 PFOA 去除效果的影響如圖 4-41 及圖 4-42

所示，由圖 4-41 (a)可以看出，添加 OTAB 量越多，去除的 PFOA 也越多，如圖

4-41 (b)所示，DTAB 的結果與 OTAB 的結果相似，PFOA 的去除率與 DTAB 的

劑量成正比，值得注意的是添加 5 mM 的 DTAB 在 0 分鐘時 PFOA 就有約 20%

的去除率，並且比其他 DTAB 濃度更快地達到平衡，在 5 分鐘內去除了 87%，

這一現象表明 DTAB 和 PFOA 形成的混合膠束可以顯著增強 ECF 的去除效果。

如圖 4-41 (c)所示，與 OTAB 和 DTAB 不同，PFOA 去除率與 CTAB 濃度沒有明

顯關係，添加 1.25 mM 的 CTAB 時，在 0 min 時 PFOA 即有 80%的去除率，

CTAB和 PFOA之間可能存在最佳的濃度比，在這比例下 CTAB和 PFOA會大量

形成穩定的混合膠束，使得 PFOA 大量被去除，而過多的 CTAB 會使泡沫結構

不穩定，導致含 PFOA 的絮凝物重新溶解到溶液中，降低了 PFOA 的去除率。

如圖 4-41 (d)所示，與直鍊界面活性劑不同，支鍊界面活性劑 TBAB 具有更快的

PFOA 去除速率，當反應時間 1 分鐘時，PFOA 去除率即可達到 40%以上，這可

能是由於 TBAB 具有四個疏水性支鏈，因此 TBAB 有更高的機會與膠羽產生架

橋效應，有較好的混凝效果[149]，因此在反應初期去除速率較快，但由於

TBAB 的支鏈長度僅有四個碳，與 PFOA 形成的膠束並不穩定，因此 TBAB 對

PFOA 的最終去除率比其他具有更長疏水碳鍊的陽離子界面活性劑來的差。由

圖 4-42 可以看出，與陽離子界面活性劑不同，添加越多的陰離子界面活性劑

SDS，PFOA 的去除效果反而越差，這表明陰離子界面活性劑可能會與 PFOA 競

爭液-氣界面上的吸附位點，這結果與 4.2 節浮除實驗時一致。由於陰離子界面

活性劑對 PFOA 去除效果較弱，因此後續研究僅討論陰離子界面活性劑的效果。

整體而言，陽離子界面活性劑優於陰離子界面活性劑，直鍊界面活性劑優

於支鍊界面活性劑，對於碳鍊長度相似的直鍊陽離子界面活性劑，界面活性劑

添加劑量越多，PFOA 的去除效果越好，具有 16 個碳鍊的 CTAB 與 PFOA 在特
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定濃度比例混合下下具有出色的去除效果。
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圖 4-41 不同陽離子劑面活性劑添加劑量對 PFOA 去除效果的影響(a)OTAB、

(b)DTAB、(c)CTAB、(d)TBAB ([PFOA]0=0.25 mM; [NaCl]=10 mM; J=5.71 mA

cm-2; electrode distance=1.0 cm)
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圖 4-42 不同濃度陰離子界面活性劑 SDS 對 PFOA 去除效果的影響
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4.4.3 全氟辛酸初始濃度

如圖 4-43所示，除了CTAB之外，在高PFOA濃度的情況下會有比低PFOA

濃度時有更好的去除效果，這可能是由於在低 PFOA濃度的情況下，PFOA與陽

離子界面活性劑濃度差距較大，較難與界面活性劑形成混合膠束，使得 PFOA

較難被去除。
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圖 4-43 不同 PFOA 初始濃度對 PFOA 去除效果的影響

([Surfactant]=5 mM; [NaCl]=10 mM; J=5.71 mA cm-2; electrode distance=1 cm)
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4.4.4 絮凝物特徵分析

為了瞭解 ECF 對 PFOA 可能的去除機理，我們將反應後的絮凝物進行冷凍

乾燥，以 XRD、FTIR 和 XPS 進行分析，選擇的實驗條件為 0.25 mM PFOA 添

加 5 mM 的界面活性劑，反應時間為 15 分鐘。

4.4.4.1 XRD

絮狀物的XRD圖譜如圖 4-45所示，由圖可以看出所有的圖譜均顯示出寬且

分散的峰，這意味著絮凝物為無定形或結晶性較差之物質，儘管寬峰導致特徵

峰辨別困難，但仍能看出絮狀物主要由羥基氧化鋁(AlOOH)所組成，然而當添

加 CTAB 時，羥基氧化鋁的特徵峰並不明顯，無定形氫氧化鋁(amorphous Al

hydroxide)及 γ-Al2O3 為主要的組成[150]，這一結果可能是由於 CTAB 相較於其

他陽離子界面活性劑疏水碳鍊較長，較高的疏水性可能會使絮凝物脫水使其形

成𝛾–𝐴𝑙2𝑂3，脫水的可能途徑如圖 4-44 所示[151]，此外，在不添加陽離子界面

活性劑的絮凝物含有𝛾–𝐴𝑙(𝑂𝐻)3，這一事實也表明了，陽離子界面活性劑存在

加速了脫水過程，使絮凝物更容易形成𝛾–𝐴𝑙𝑂(𝑂𝐻)。

𝛾–𝐴𝑙(𝑂𝐻)3
𝑑𝑒ℎ𝑦𝑑𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛
 ⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯ 𝛾–𝐴𝑙𝑂(𝑂𝐻)

𝑑𝑒ℎ𝑦𝑑𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛
 ⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯ 𝛾–𝐴𝑙2𝑂3(𝐻2𝑂)

圖 4-44 氫氧化鋁脫水途徑[151]
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圖 4-45 添加不同界面活性劑之絮凝物 XRD 圖譜
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4.4.4.2 FTIR

FTIR 圖譜如圖 4-46 所示，掃描波數範圍為 4000 至 500 cm-1，PFOA 的典型

特徵峰出現在 1000-1700 cm-1 之間(見 4.3.6.3 節表 4-1)，所有的絮凝物均具有典

型的 PFOA特徵峰，隨著 PFOA去除效果越好，PFOA的特徵峰越是明顯，去除

效果最好的 DTAB 擁最明顯 PFOA 特徵峰，這意味著 PFOA 隨著絮凝物一起被

去除。添加 DTAB的圖譜，在 2850-3000 cm-1處有明顯的峰，這歸因於界面活性

劑中 CH2的不對稱拉伸和 CH3的對稱拉伸[152]。COO-的特徵峰與不添加界面活

性劑的狀況相比，位置由 1664 cm-1位移至 1684 cm-1，這歸因於羧基與其他物質

鍵結導致的誘導效應[153]，這個鍵結幫助 PFOA 去除，因此具有更高的 PFOA

去除效果；添加 CTAB 時，PFOA 的特徵峰相對較弱，這可能是由於添加 CTAB

時是以形成混合膠束為主要的去除機制。
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圖 4-46 添加不同界面活性劑之絮凝物 FTIR 圖譜
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4.4.4.3 XPS

XPS 結果如圖 4-47 所示，結合能 284.8、~286、~289、~292 和~293 eV 分別

對應 C-C、C-O、C=O、C-F2和 C-F3[144]，可以看到除了添加 CTAB(圖 4-47 (d))

的絮凝物外，皆可以在結合能~292 eV 觀察到 CF2 的特徵峰；在添加 TBAB(圖

4-47 (e))的絮凝物中缺少 CF3的特徵峰，這可能是由於 TBAB 的去除效果較差，

CF3的訊號相對較小，使得軟體無法將其辨識出來；在添加 CTAB(圖 4-47 (d))的

絮凝物中，沒有明顯的 CF2 或 CF3 的特徵峰，這表明在添加 CTAB 的情況下

PFOA可能並非隨著絮凝物被去除，這一結果與 FTIR 的結果一致。圖 4-46 是添

加不同陽離子界面活性劑 F1s的XPS圖譜，所有的絮狀物均具有 F-C和 F-Al鍵，

其結合能分別為 685.5 和 689 eV，這意味了除了絮凝物吸附外，F-Al 配位鍵也

是去除 PFOA 的機制之一。
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圖 4-47 添加不同界面活性劑的 C1s XPS 圖譜;(a) 不添加、(b) OTAB、(c)

DTAB、(d) CTAB、(e) TBAB
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圖 4-48 添加不同界面活性劑的 F1s XPS 圖譜;(a) 不添加、(b) OTAB、(c)

DTAB、(d) CTAB、(e) TBAB
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4.4.5 去除機制

由上述的絮凝物特徵分析，我們可以整理出以電混凝浮除時，去除 PFOA

的主要機制，第一，PFOA 與陽離子界面活性劑會自組裝形成混合膠束(圖 4-

47(a))；第二，由於在 XPS 的結果中觀察到 Al-F 的存在，因此我們認為 PFOA

上的氟原子會與鋁膠羽上的鋁原子產生配位鍵結，使得 PFOA 與鋁膠羽結合在

一起，進而隨著鋁膠羽一起被去除(圖 4-47(b))；最後，PFOA與陽離子界面活性

劑會共同吸附在氣液界面形成穩定的泡沫，以共浮除的形式被去除(圖 4-

47(c))[130]。

F

Flocs
Al

Air

Bubble

(a) (b) (c)

PFOA OTAB

圖 4-49 ECF 去除全氟辛酸機制示意圖，(a)混合膠束、(b)鋁-氟配位鍵結、(c)共浮除
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4.4.6 小結

本節研究結果可歸納如下：

1. 添加 DTAB、OTAB以及 TBAB可以有效提升 PFOA的去除效果，而 CTAB

由於其烷基鍊長度與 PFOA 相差太多，形成的膠束並不穩定，因此去除效

果較差。

2. 幾何形狀與 PFOA 相似的直鏈陽離子界面活性劑是較好捕集劑，與浮除法

不同的是擁有較長烷基鏈的 DTAB 在 ECF 中是最佳捕集劑。

3. ECF 去除 PFOA 的機制與 EC 相似，除了 EC 的機制外，主要是 PFOA 與陽

離子界面活性劑形成混合膠束以及 PFOA 與陽離子界面活性劑隨氣泡的共

浮除。
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4.5 浮除/電混凝/電混凝浮除對實廠廢水的去除效果

本實驗將浮除、電混凝以及電混凝浮除應用在實廠廢水中，使用的實廠廢

水來自於國內半導體廠，廢水的水質參數如表4-2所示，由於半導體廠商不願意

提供未經處理的廢水，故該廢水已經過活性炭吸附處理，廢水中 PFOA 濃度不

高，但可以證實實廠廢水中確實含有 PFOA。為了模擬實廠廢水未經處理的

PFOA 濃度，我們在廢水中加入 1 mM 的 PFOA，以模擬實廠廢水中的 PFOA 濃

度，並檢驗各方法在實際廢水中的可行性。

表 4-2 實廠廢水水質參數

水質項目 水質參數

pH 2.947

導電度 (μS/cm) 459

濁度 (NTU) 2.64

SS (mg/L) 4.6

COD (mg/L) 135

NH3-N (mg/L) 0.5

F- (ppm) 0.079

Cl- (ppm) 47.383

表面張力 (mN/m) 42.5

PFOA (ppb) 144.2

在浮除實驗的部分，我們選擇在 4.2節中對 PFOA去除效果最佳的 OTAB做

為研究所使用的陽離子界面活性劑，並添加不同劑量的 OTAB，以研究在實廠

廢水條件下，添加 OTAB 對 PFOA 的浮除效果，結果如圖 4-50 所示，經浮除 20

分鐘後，PFOA的去除率達 95%以上，值得注意的是 PFOA的去除趨勢幾乎不受

OTAB 添加量的影響，這可能是由於實廠廢水中所含的其他離子影響了 OTAB

與 PFOA 形成膠束的能力。



doi:10.6342/NTU202201348

110

Time (min)

0 10 20 30 40 50 60

P
F

O
A

re
m

o
va

l(
%

)

0

20

40

60

80

100

1.25 mM
6.25 mM
12.5 mM

圖 4-50 不同劑量 OTAB 對實際廢水中 PFOA 去除率的影響

在電混凝實驗的部分，我們使用鋁電極並比較添加氯化鋅與否，在實廠廢

水條件下對 PFOA 的去除效果，結果如圖 4-51 所示，可以看到在實廠廢水的情

況下不添加氯化鋅也能有接近 90%的去除率，這可能是實廠廢水的酸度較高，

使得實廠廢水的 pH 較不易隨著電混凝的過程而升高，如圖 4-52 所示添加氯化

鋅與沒有添加氯化鋅時 pH隨時間的變化並沒有太大的差異，反應過程中都在較

合適的 pH 範圍內，使得氯化鋅抑制 pH 上升的效果無法體現。後續我們在實廠

廢水中添加不同濃度的氫氧化鈉以降低廢水的酸度，如圖 4-53 所示，降低廢水

的酸度可以增加 PFOA 的去除速率。
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圖 4-51 實廠廢水條件下添加氯化鋅與否電混凝對 PFOA 的去除率
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圖 4-52 實廠廢水條件下電混凝過程中添加氯化鋅與否 pH 隨時間的變化
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圖 4-53 添加 NaOH 對實廠廢水的去除效果

在電混凝浮除的實驗中，我們選擇在 4.4節中表現較好的 DTAB和 OTAB作

為主要研究的陽離子界面活性劑，並以最佳劑量 5 mM 最為添加劑量，結果如

圖 4-54 所示，其去除效果與 4.4 節的結果相似，DTAB 和 OTAB 皆能在 10 分鐘

內達到 80%以上的去除率，而 DTAB 具有較好的去除效果，去除率能在 15 分鐘

內達到 95%。
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圖 4-54 電混凝浮除對實廠廢水的去除效果
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4.6 能量效率比較

為了解本研究各方法的能量使用效率，本研究選擇 G50和 EEO兩種方法，作

為能量的評估方法，並與文獻中的其他 PFOA 去除方法作比較。G50作為能量效

率的評估指標，該值定義為污染物轉化 50%時單位能耗所能去除的污染物量，

因此 G50 值越大時代表該方法的能量使用效率越好、能量消耗越少，G50 結果如

表 4-3 所示，其中包括微波催化過硫酸鹽降解[44]、光催化降解[154, 48]、超聲

波降解[155]、電混凝[97, 95]以及本研究的浮除法添加界面活性劑、電混凝添加

氯化鋅、電混凝浮除添加界面活性劑。由表 4-3 可以看到微波、UV 以及超聲波

等直接破壞降解 PFOA的處理方法，由於需要更高的能量才能有效降解 PFOA，

因此其 G50值都較低，這個結果與預期相符，相比之下分離 PFOA 的方法 G50值

都較高，依優劣順序排序為 ECF/DTAB > EC/Al/ZnCl2 > EC/Al-Zn > EC/Fe/H2O2

> Flotation，很明顯可以看出電混凝浮除的能效優於電混凝而又優於浮除法，其

中添加 DTAB 的電混凝浮除能效最佳，G50 值高達 497.001，是一般鋁鋅電極電

混凝的 10倍、添加 OTAB浮除法的 100倍。由表 4-3可以發現，G50值非常容易

受到初始濃度影響，同樣的去除方法，PFOA 初始濃度為 0.25 mM 時與初始濃

度為 1.0 mM 時 G50值差距非常大，因此我們後續以 EEO評估各方法的能耗來確

認 G50的評估結果。

EEO定義為將系統中的一種成分濃度降低一個數量級所需要的電能，數值越

小代表能量消耗越少，最初被用於評估光降解、光催化過程的電能效率[156]，

我們將公式中的燈具輸出功率替換為系統供給的電能功率，以此公式來評估電

混凝系統的能量效率，結果如表4-4所示，可以看到各電混凝方法能耗優劣排序

為 ECF/DTAB > EC/Al/ZnCl2 > EC/Fe/H2O2 > EC/Fe > Flotation/OTAB，與 G50能

效評估的結果一致。

由 G50 能效及 EEO能耗的評估結果可以看出，添加界面活性劑的 ECF 其能

量效率優於其他方法，因此具備經濟之可行性。
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表 4-3 各種 PFOA 去除方法之 G50比較

研究方法 初始濃度 (mM) T1/2 (s) P (W) G50 Ref.

Microwave/persulfate

oxidation
0.25

3600 45 0.058

[44]1800 70 0.074

900 140 0.074

UV/In2O3 0.1 5940 23 0.218 [154]

UV/KI 0.025 5688 15 0.162 [48]

Sonication/CTAB 0.12 3240 150 0.055 [155]

EC/Al-Zn 0.0024 300 0.0522 45.690 [97]

EC/Fe/H2O2 0.24 900 7.384 10.767 [95]

Flotation/OTAB 0.25 360 43.75 5.915

本研究

EC/Al/ZnCl2 1.0 472.8 0.5 788.204

EC/Al/ZnCl2 0.25 352.8 0.6 220.063

ECF/DTAB 1.0 386.25 0.4 2686.440

ECF/DTAB 0.25 234.32 0.4 497.001

表 4-4 各種方法去除 PFOA 之 EEO比較

研究方法 初始濃度 (mM) EEO (Wh L-1) Reference

EC/Fe 0.0024 887.290 [157]

EC/Fe/H2O2 0.24 605.000 [95]

Flotation/OTAB 0.25 1274.837

本研究
EC/Al/ZnCl2 1.0 8.742

ECF/DTAB 1.0 3.752

ECF/DTAB 0.25 17.483
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5第五章結論與建議

5.1 結論

本研究的結果可歸納如下：

1. 添加捕集劑可以有效增加浮除、電混凝、電混凝浮除對 PFOA 的去除效果。

2. 氯化鋅作為電混凝過程的捕集劑時，主要起到兩個作用，第一，抑制 pH值

的上升，使得 pH 限制在 5 左右，在此 pH 會形成帶有大量正電荷的

Al13[AlO4Al12(OH)24(H2O)12]7+，有助於吸附帶正電荷的 PFOA，提升 PFOA

的去除效果；第二，增進膠羽的絮凝效果，使得膠羽更容易上浮至氣液界

面隨著泡沫被去除，進而提升 PFOA 的去除效果。

3. 界面活性劑作為電混凝浮除的捕集劑時，主要起到兩個作用，第一，PFOA

會與界面活性劑形成膠束，且 PFOA 會與界面活性劑共同存在時，會降低

膠束形成的濃度，使得 PFOA更容易隨著膠束被去除；第二，PFOA會與界

面活性劑在氣液界面形成穩定泡沫，使得 PFOA 隨著泡沫被去除。

4. 界面活性劑作為捕集劑時，其結構會影響 PFOA 的去除效果，陽離子界面

活性劑優於陰離子界面活性劑，直鍊界面活性劑優於支鍊界面活性劑，烷

基鍊與 PFOA 擁有相似長度的界面活性劑會是較佳的捕集劑，浮除時是 8

個碳，電混凝浮除時是 10 個碳。

5. 由膠羽的特徵分析可以得知，PFOA 確實隨著膠羽及泡沫被去除。

6. 界面活性劑的存在會造成膠羽脫水，影響膠羽的組成分。

7. PFOA的去除機制，在電混凝的部分包括：(1)PFOA的陰離子官能基頭與鋁、

鋅等陽離子鍵結；(2)PFOA 的陰離子官能基與鋁膠羽鍵結；(3) PFOA 吸附

在表面帶正電荷的膠羽上；(4)氟和膠羽上的鋁產生配位共價鍵；(5)上述形

成的混合物與陰極產生的氣泡一起上浮至氣液界面，並在液體表面形成穩

定的泡沫，最後撈除表面的泡沫達到去除 PFOA 的效果。
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8. PFOA 的去除機制，在電混凝浮除的部分，除了上述電混凝的機制外，還

包括：(1)PFOA 與界面活性劑形成混合膠束；(2)PFOA 與界面活性劑形成

穩定泡沫。

9. 本研究各方法的能量效率經計算比較後，最差的是浮除，比一般的電混凝

還差；其次是添加氯化鋅的電混凝，能效是一般電混凝的 5 倍，能耗是一

般電混凝的百分之一；最佳添加 DTAB 的是電混凝浮除，能效是一般電混

凝的 10 倍，能耗是一般電混凝的二百分之一。
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5.2 建議

1. 本研究的電混凝實驗基於實驗室之規模，反應器容積為 250 ml，由於反應

器空間關係，因此並未考慮多極板配置可能造成的影響，後續若要放大規

模，多極板配置造成的影響是必須考慮的。

2. 本研究實驗時使用的陰陽極材料皆相同，並未考慮不同陰陽極材料搭配所

造成的影響，未來可以考慮以交流電系統進行不同陰陽極材料搭配的研究。

3. 本研究對於膠束的形成是基於表面張力變化所得出的結論，並未透過冷凍

電顯(Cryo-Electron Microscopy)進行觀察，未來可以考慮以冷凍電顯確認膠

束的結構與型態。

4. CTAB與 PFOA為特殊比例時具有極佳的 PFOA去除效果，未來可以考慮繪

製 CTAB/PFOA 的三相圖，確認在各比例下膠束的型態，以研究造成此結

果的原因。

5. 本研究由 XPS 觀察到 Al-F 鍵結，但並未進一步深入研究其鍵結形式，未來

可以考慮以 2D NMR 確認 Al-F 之間的鍵結形式。

6. 本研究研究由於去除機制過於複雜，氣泡、膠羽、膠束都可視為吸附劑，

且這些吸附劑的量在系統中是持續變動的，因此並未探討反應的吸附動力

學，未來可以嘗試找出合適的吸附動力模型。

7. 本研究主要針對 PFOA 做為目標污染物，對短碳鍊全氟化合物僅做初步測

試，結果雖然有效但去除效果有很大的提升空間，未來可針對短碳鍊全氟

化合物進行研究。
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附錄

鋁電極電混凝膠羽與鋁電極添加氯化鋅膠羽之界達電位

表 S1 膠羽界達電位

時間 (分鐘)
Al electrode + ZnCl2 Al electrode

Zeta potential (mV)

5 -4.19 -1.53

10 -4.25 1.11

15 42.2 30.0

20 50.8 30.4

25 49.1 31.6

30 45.6 25.5
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圖 S1 膠羽界達電位


