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中文摘要 

 

中文摘要 

 

本計畫藉由零價鐵與硫酸鹽添加的地化調控，以及利用農業廢棄物經由不同

合成方法所製成的碳系吸附材料的添加調控，希望能有效限制親硫重金屬鎘與汞

在稻作覆水生長時的生物有效性，以期最終能降低鎘與汞在米粒的累積。從地化

調控的稻作植栽試驗結果裡雖可觀察到孔隙水的重金屬濃度不論是鎘、汞、鋅、

銅等在稻田覆水時期皆有顯著降低的趨勢，即使整個過程硫酸鹽並未受到微生物

的利用而生成硫化物，代表零價鐵本身對於這類重金屬的土壤穩定作用具有一定

的效果；不過當檢驗所收成的糙米內的鎘與汞含量時，卻仍然發現具有金屬累積

的現象，代表孔隙水中鎘濃度的大幅度降低仍無法顯著降低稻作對於鎘的攝取量。

而在碳材方面，含有較多官能基的水熱合成碳及生物碳在對於高濃度鎘的吸附能

力雖表現出較活性碳優的情形，但在低鎘濃度時活性碳於去離子水環境的鎘吸附

能力卻普遍較其餘兩者佳；不過，當環境改為低鎘濃度的孔隙水時反而讓水熱合

成碳的鎘吸附能力有所提升，推測或許跟溶解性有機碳與重金屬配位錯合後所造

成的吸附行為轉變有關。另外，當碳材在去離水中對於鎘的等溫吸附試驗所得的

分配系數套用在平衡模式時，雖預測出孔隙水中的鎘濃度將顯著降低，但此預測

值在活性碳組別中卻無法於縮模試驗中驗證。 
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英文摘要 

 

英文摘要 

 

In this study, we attempted to minimize phyto-availability of mercury (Hg) and 

cadmium (Cd) to rice plants during the growth phase when rhizosphere is under 

anaerobic conditions via (i) addition of zero-valent iron particles and sulfate into rice 

paddies – the geochemical amendment approach, as well as (ii) addition of carbon-based 

adsorbents synthesized using agricultural wastes – the sorbent amendment approach. 

After geochemical amendments on the pot soils, while Cd and Hg concentrations in pore 

water were significantly decreased during the soil submergence phase, such decreases 

in the phytoavailability of metals to rice roots did not significantly lead to the mitigation 

on the accumulation of both Cd and Hg in the harvested brown rice, suggesting that the 

decreasing fold might not be enough to decrease Cd-uptake by rice. As for the interaction 

of Cd vs. carbonaceous sorbents in DI-water, it was observed that surface functional 

groups played a key role in Cd adsorption when Cd concentrations were at the ppm level, 

resulting in hydrochar exhibiting higher sorption capacity than biochar and activated 

carbon. However, at the ppb level, the trend was reverse, except when the adsorptive 

experiments were carried out in the porewater environment. Using the equilibrium 

distribution model, it was predicted that application of these agricultural waste-derived 

sorbents in situ to the contaminated soil may result in significant decreases in Cd 

concentrations in porewater. Yet, this prediction was not able to be completely validated 

by the results from activated carbon-treated soil incubation experiments. 
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第一章 前言 

1 

第一章 前言 

 

1.1 計畫緣起 

隨著工業發展與人為活動的增加，許多有害物質被蓄意或無意地排放至環境

中，最終構成生態及人體健康的威脅。其中，土壤重金屬污染即是備受關注與令

人困擾的議題之一，主要在於重金屬(也包括類金屬如砷與硒等)由於不具備如同

有機污染物那般可在環境中被光解或生物降解而使其濃度或總量減少之特性，因

此當重/類金屬污染物在土壤達危害濃度時，除可直接毒害或轉嫁累積於栽種其上

的植作物與生長其中的微生物外，污染土壤也可能成為固定污染源，使得重/類金

屬隨土壤基質的逕流或從而滲出，導致污染範圍更為擴大的問題(Huang et al., 

1997; Lao et al., 2007)。除此之外，土壤介質由於不同於水及空氣，通常具有極高

的質地不均勻的特性，因此一旦受污染後，往往無法成功且有效地預測污染物在

土壤環境中的傳輸與宿命，使得復育工程相當困難，不僅所需的經費極為龐大、

所耗的時間也較久。這當中，受污染的土壤如屬於仍具生產力的農業用土時，後

續所引發的食安與資源受損等問題將更為棘手。 

在所有的農作裡，稻米由於一直是亞洲地區(特別是許多身處其中的開發中

國家)人民的主食，因此當稻田土壤遭受重金屬污染時，自污染土栽種所得之米粒

其內重金屬的累積程度即格外引人注意。而除了農政單位外，此議題也受到學界

的關注，主要的原因在於多數品種的稻米有別於其他農作，在栽種期間對於土壤

環境的要求同時包括了覆水時期如同濕地底泥(wetland sediments)一般、以及退水

時期如同高地土壤一般(highland soils)兩種截然不同的情況，使得主要可攝取到重

/類金屬的稻作根部其所處環境涵蓋著厭氧與好氧兩種狀態，而如此特殊的環境需

求也加深探討重/類金屬污染物在此獨特的生態系統內傳輸與化性轉換時的複雜

度(Liesack et al., 2000)。截至目前為止，世界各地常見污染稻米的重金屬包括鎘、

鉛、砷，以及汞等(Qian et al., 2010; Tatlow, 2014; Shraim, 2017)，為了解這些重金

屬如何自土壤介質進入稻作植體，以及在同時顧及土壤資源如何保留的考量下，

從而衍伸出可實質有效地預防及減少重金屬米(如鎘米、砷米等)問題的環境友善

解決之道，國內外各單位無不投入許多心力(Dittmar et al., 2014; Neumann et al., 

2014; Rothenberg et al., 2014; Su et al., 2014; Lee et al., 2016; Li et al., 2016;以及環

保署補助農試所、美商傑明等單位之成果報告書)。 

本研究群自 2013 年開始，先後在環保署(土基會)與國科會的補助下進行汞

在水田土壤的甲基化作用以及稻作攝取/累積甲基汞的生物化學機制探討，希望能
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針對「造成無機汞與甲基汞生物有效性提高的關鍵地球化學因子為何」，以及「主

要操控汞甲基化的現地微生物族群為何」等問題先尋求解答後，再從中思考具備

簡易且環境友善的相關農地管理與整治的方案。我們隨著第一期稻作的生長期間

採集並分析北投垃圾焚化爐與台中火力發電廠附近的水田根際土及其孔隙水中

的相關生地化參數後，從中發現：(1)即使土壤中的總汞與甲基汞濃度於整個稻作

生長期並未明顯改變，孔隙水中的兩者濃度卻在稻作生長中期時達顛峰，且此趨

勢與根圈環境的厭氧程度有明確的相關性，暗示著隨著稻作的生長，農地的覆水

狀態及農作根部有機酸的釋放可能使得原先存於固相(即土壤)的無機汞傾向分配

至水相(即孔隙水)，並同時刺激根圈環境中的汞甲基化菌群的活性，兩者的協同

作用下提高無機汞的生物可利用性以及微生物對汞的甲基化潛勢；而(2)藉由分子

生物技術的幫忙，確實可從根圈的土壤樣品中測得汞甲基化基因 hgcA 的存在，

且從根圈土壤混合孔隙水的縮模培養實驗並搭配諸如即時聚合酶鏈鎖反應(qPCR)

及總體基因體學(metagenomics)與次世代定序(NGS)等技術的分析結果，進一步得

知與確認硫酸鹽還原菌(sulfate-reducing bacteria, SRB)與鐵還原菌(iron-reducing 

bacteria, FeRB)是研究場址內主要與次要的汞甲基化菌群；此外，(3)藉由操控培養

液中甲基汞的化學物種組成的水耕試驗結果顯示，稻作可能同時以主動運輸及被

動擴散的方式自根部攝取到甲基汞(Su et al., 2016；廖等，2017)。 

上述的這些對於汞在水田環境的生地化循環轉化的調查結果皆有助於讓我

們可分別從生物性(即微生物與植作層面)及非生物性(即地球化學層面)的角度切

入思考對於汞這類親硫金屬(chalchophile metals)的農地管理。舉例來說，汞如同

多數的微量元素一般，在厭氧還原狀態時的水溶解性與移動性較好氧狀態強烈，

故此時的生物可接觸性(bioaccessibility)也相對提高，容易造成進入生物體的機率

也跟著提高(即生物有效性 bioavailability)，因此若能從簡單的灌溉水引灌方式的

調整，藉此改變稻田根圈系統整體的氧化還原狀態，無疑地將會是最容易的解決

之道(Gillispie et al., 2015)。然而，此舉雖能因為同時影響無機汞的生物有效性以

及厭氧微生物的生長代謝而降低糙米所含的汞濃度(Wang et al., 2014)，但事實上

這樣的處理只有讓稻田長時間的處在低相對濕度(即非水飽和)的情況下才可見功

效(因少次數的土壤間歇性乾溼交替的澆灌尚不足以顯著影響甲基汞最後在米粒

累積的程度外，也被 Eckley等人(2017)證實容易造成甲基汞擴散的問題發生)，不

過此時稻作的收成也將嚴重受到影響，故無法被視為是解決汞米問題的有效方法

(Rothenberg et al., 2016)。由此可知，如能找到當稻田根際土壤處於厭氧狀態時可

顯著降低汞的生物可接觸性或生物有效性的方案，將會是較佳的解決之道。而類

似的問題可從 Ulrich與 Sedlak (2010)的研究中獲得想法。兩位學者藉由亞鐵的現

地添加使得河海交接處(故硫酸鹽濃度相對較高)的底泥孔隙水中的無機汞最終吸
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附在因 SRB的代謝所生成的硫化鐵沈澱物上，進而降低無機汞的生物有效性。這

樣的做法近期也應用在解決稻米汞累積的問題上，並也再次證明此法確實可有效

降低「白米」中的甲基汞濃度，且也無損稻米的整體收成(Zhong et al., 2017)。此

方法若從鐵為地殼主要構成元素的角度去思考的話，可算是既能大範圍施用又能

具備環境友善的現地工法。然而，此法對於土壤/底泥中微生物的生態是否受到衝

擊並無著墨(Gomez-Sagasti et al., 2012; Song et al., 2017)，也無「糙米」汞含量降

低與否的說明，因此其環境友善的程度與實質帶來的效應為何，值得進一步的評

估。即使如此，這些研究已對添加亞鐵在可能降低水田環境中親硫金屬之生物有

效性所帶來的益處，提供了極具參考價值的初步成果。另值得說明的是，過往的

文獻已證實覆水下的土壤其基本的物化特性其實與一般河川、湖泊等水體的底泥

相近，代表重金屬在兩環境介質(即水田土壤與水體底泥)間的傳輸分配行為應當

雷同(Kile et al., 1995)。 

親硫金屬的農地整治管理從底泥的甲基汞問題著手所帶來的另一個啟發，主

要在於提供了適切的現地處理的工法(Ulrich and Sedlak, 2010)。相對於離地(ex situ)

工法，現地(in situ)的方式遠較經濟且易施行 (Ghosh et al., 2011; Randall and 

Chattopadhyay; 2013; Ahamd et al., 2014)，也較能維持土壤原本的利用價值(Kwon 

et al., 2010; Tang et al., 2013)，這對於資源較為匱乏的地區而言(如新南向政策所及

的東協國家)，將會是較具吸引力的整治方法(Patmont et al., 2014)。而近期底泥污

染現地處理的發展重點在於活性覆蓋法(active capping)的應用，此法與傳統的現

地覆蓋法最主要的差異在於覆蓋底泥時所使用的材料並非僅是單純的泥沙，而是

可與污染物產生化學互動，使得污染物與覆蓋物之間的鍵結更為顯著的諸如活性

碳、生物炭或其表面改質後的吸附材，讓絕大比例的污染物停留在固相，藉此加

強降低孔隙水中污染物的生物有效性(Wang et al., 2012;; He et al., 2015)。活性覆

蓋法在受汞污染的底泥整治應用上，不僅在實驗室的規模已看出成效(Gilmour et 

al., 2013; Gomez-Eyles et al., 2013; Bussan et al., 2016; Lewis et al., 2016; Yin and Zhu, 

2016)，在實際污染場址的施用上也都已有成功的案例可循(Patmont et al., 2014; 

Lewis et al., 2016; Zhang et al., 2016; Liu et al., 2017)，因此未來的研究發展重點不

在於此技術的成功與否，而是在於吸附材經濟與環境成本的降低(Han et al., 2016; 

Thompson et al., 2016; Alhashimi and Aktas, 2017)、與現地的地化條件的搭配程度

(Bigham et al., 2016)，以及長期下來吸附材於現場的耐受度(Men et al., 2016)，跟

對於底棲生態的影響程度(Janssen and Beckingham, 2013; Koltowski and Oleszczuk, 

2016; Sigmund et al., 2017)。除了底泥之外，活性覆蓋法的技術也已應用水田土壤

(Park et al., 2011)，不僅在汞的農地整治上(Shu et al., 2016a,b)，在鎘方面的整治也

極為為常見(Cui et al., 2011; Park et al., 2011; Bian et al., 2013; Sun et al., 2015; Bian 
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et al., 2016; Chen et al., 2016; Yang et al., 2016; Liang et al., 2017; Tang et al., 2017; 

Yin et al., 2017)，且都得到的正面的污染穩定的效應。即使如此，目前文獻所得的

成果皆尚未有系統且全面的評估活性覆蓋法應用於農地時其吸附材的環境友善

程度。 

 

1.2 研究目的 

相較於汞，台灣農地更容易遭遇鎘米的問題，常發生即使土壤中的鎘濃度未

達管制標準，但仍舊有鎘米事件的發生，造成農政與環保單位的困擾。有鑑於此，

本研究以過去幾年我們對於與鎘化性相近的汞在水田系統的生物地質化學循環

轉換的機制調查結果為基礎，進一步以文獻上相對應的底泥汞污染現地整治的方

法與學理為依據，並在保留土壤資源及無損稻作生長收成的考量下，以施加亞鐵

(但藉由零價鐵的施用間接的於現地生成)及硫酸鹽的地球化學調控法、以及施用

由農業廢棄物轉製而成且對金屬與溶解性有機物有不同吸附特性的活性碳、生物

炭與水熱合成炭等的吸附材添加法，藉由土壤植栽與縮模吸附試驗，有系統的同

時探究此等具環境友善的現地工法對於有效降低受污染稻田土中親硫金屬汞、鎘

的植作生物可利用性之潛力，藉此整合農業廢棄物資源化與農地污染整治。除此

之外，本研究也將同步評估兩種農藝技術的整合對於推廣至資源較為匱乏的發展

中國家之可能性，以呼應國家政策的推動。本研究所得的成果預期可作為未來國

內外農地污染管理與整治的參考。 
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第二章 文獻探討 

 

2.1 稻田重金屬污染 

隨著工業發展與人為活動的增加，許多有害物質被蓄意或無意地排放至環境

中，最終構成生態及人體健康的威脅。其中，土壤重金屬污染即是備受關注與令

人困擾的議題之一，主要在於重金屬(也包括類金屬如砷與硒等)由於不具備如同

有機污染物那般可在環境中被光解或生物降解而使其濃度或總量減少之特性，因

此當重/類金屬污染物在土壤達危害濃度時，除可直接毒害或轉嫁累積於栽種其上

的植作物與生長其中的微生物外，污染土壤也可能成為固定污染源，使得重/類金

屬隨土壤基質的逕流或從而滲出，導致污染範圍更為擴大的問題(Huang et al., 

1997; Lao et al., 2007)。除此之外，土壤介質由於不同於水及空氣，通常具有極高

的質地不均勻的特性，因此一旦受污染後，往往無法成功且有效地預測污染物在

土壤環境中的傳輸與宿命，使得復育工程相當困難，不僅所需的經費極為龐大、

所耗的時間也較久。這當中，受污染的土壤如屬於仍具生產力的農業用土時，後

續所引發的食安與資源受損等問題將更為棘手。 

在所有的農作裡，稻米由於一直是亞洲地區(特別是許多身處其中的開發中

國家)人民的主食，因此當稻田土壤遭受重金屬污染時，自污染土栽種所得之米粒

其內重金屬的累積程度即格外引人注意。而除了農政單位外，此議題也受到學界

的關注，主要的原因在於多數品種的稻米有別於其他農作，在栽種期間對於土壤

環境的要求同時包括了覆水時期如同濕地底泥(wetland sediments)一般、以及退

水時期如同高地土壤一般(upland soils)兩種截然不同的情況，使得主要可攝取到

重/類金屬的稻作根部其所處環境涵蓋著厭氧與好氧兩種狀態，而如此特殊的環境

需求也加深探討重/類金屬污染物在此獨特的生態系統內傳輸與化性轉換時的複

雜度(Liesack et al., 2000)。截至目前為止，世界各地常見污染稻米的重金屬包括

鎘、鉛、砷，以及汞等(Qian et al., 2010; Tatlow, 2014; Shraim, 2017)，為了解這些

重金屬如何自土壤介質進入稻作植體，以及在同時顧及土壤資源如何保留的考量

下，從而衍伸出可實質有效地預防及減少重金屬米(如鎘米、砷米等)問題的環境

友善解決之道，國內外各單位無不投入許多心力(Dittmar et al., 2014; Neumann et 

al., 2014; Rothenberg et al., 2014; Su et al., 2014; Lee et al., 2016; Li et al., 2016;以及

環保署補助農試所、美商傑明等單位之成果報告書)。 
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2.2 濕地為汞甲基化之熱區場址 

汞(Hg)俗稱水銀，為目前環境中最毒的微量元素之一，一旦被排放到環境後，

由於其遠程傳輸的特性因此能夠讓非鄰近汞排放源的地區仍然遭受到汞污染，故

被視為是全球性的污染物。環境中的汞來源主要來自於自然與人為排放，自工業

革命年代後人為的汞排放開始為環境中汞污染的最主要因素，其中在 1983 年人

為排放的汞污染量已經超越了自然排放約 1.4倍，而到 2010年環境中總共有 1960

噸的無機汞是來自於人為排放所產生(Kirby et al., 2013)。在人為的排放源中，以

精煉廠、小規模的掏金活動以及燃煤發電廠為主，約占了人為排放來源總額的 61 

% (Kirby et al., 2013)。這當中尤以燃煤發電廠最受到注意，主要是由於 UNEP (2013)

的報告已指出，隨著亞洲地區發電量的增加與工業活動的盛行，煤的燃燒量將持

續增加，因此可能導致更多的汞藉此而釋放到環境中。 

燃煤設備運作所產生的汞主要為無機汞，其中的 20~50 %屬零價型態的汞

(Hg0)，而二價型態的汞(Hg2+)則約占 50~80 % (Carpi, 1997)。相較於一般氣相元素

汞(即 Hg0)，二價型態的汞(主要以 HgCl2為主)雖較不具長程傳輸的特性，但卻有

較高的水溶性與反應性，以及較快的沉降速率等特性 (Landis et al., 2014)，因此

一旦排出後，在大氣中一般僅能停留約數天甚至只有數分鐘之久(Fitzgerald and 

Mason, 1997)，之後便受到空氣中的乾沉降或降雨等濕沉降作用而帶回鄰近的地

表場址。 

地表環境中的無機汞在某些條件下，會被特定的異營性厭氧微生物轉化成甲

基汞。相較於無機汞，甲基汞具有能直接穿透人體的血腦及胎盤屏障而到達中樞

神經(如大腦)，進一步對其造成不可逆的神經毒害之潛力(Clarkson, 1993)。不僅如

此，由於其親脂及易與具硫醇官能基之蛋白質鍵結等特性，使得生物體一旦暴露

到甲基汞後，會因其易於生物體內停留及食物鏈的傳遞作用而造成汞在生態系統

中的生物累積與生物放大效應，對食物鏈上層的生物體帶來嚴重深遠的衝擊。過

去文獻中提到的甲基汞在大型魚體的累積濃度相較於常態水體可高達 106 倍

(Stein et al., 1996)，以及在水相中底泥甲基汞僅占總汞的不到 0.5%，但在大型魚

體中的總汞幾乎是有 85-90%是以甲基汞型態所構成等數據(Bloom, 1992)，即證明

甲基汞相較於其他型態的汞更具強烈的生物放大特性。由於一般人為活動不會產

生或排出含甲基汞之廢水、廢氣或廢棄物，因此人體暴露至甲基汞的主要途徑為

透過食物的攝取。而人體一旦暴露到甲基汞後，身體對於甲基汞的平均吸收率可

高達 95 %，暗示著甲基汞對於人體健康可能產生的高風險危害(Organization, 

1990)。事實上，從上個世紀的日本水俁灣事件、伊拉克的毒糧災害危機以及其他

地區的汞中毒等事件中，皆已顯示出甲基汞對於環境與人體健康的衝擊。也由於
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這些事件的發生，與汞有關的環境污染問題開始受到關注，並進而制定相關的環

境法規(Bakir et al., 1973)。 

由於自然或人為活動所釋放到環境中的汞大多為無機型態的汞，因此環境中

甲基汞的生成機制對於汞在環境中所造成的衝擊扮演著關鍵性的角色。早期學者

們在瑞典的淡水流域底泥所做的實驗發現，當此水域的底泥添加無機態的氯化汞

並進行培養後，所添加的無機汞確實會轉換成甲基汞，且發現底泥經由滅菌後再

添加的無機汞時，並未有汞甲基化的反應產生(Jensen and Jernelöv, 1969)。另有學

者指出即便來自於大氣環境的濕沉降樣品並未含有高濃度的甲基汞，但一旦這些

降雨進入到湖泊生態系後，湖泊中魚體內甲基汞濃度確實有顯著的上升(Gilmour 

and Henry, 1991)；後續實驗指出由於酸雨造成湖泊硫酸鹽濃度上升，刺激了湖泊

中的硫酸鹽還原菌的生成，而硫酸鹽還原菌之後被證實為能將汞甲基化的元兇之

一(Compeau and Bartha, 1985)，因此使得甲基汞的生成量間接的顯著提升。上述

研究例子即證明了甲基汞的污染並非直接來自於外來的自然或人為污染，而是由

於環境中的微生物間接的將進入生態系統的無機汞現地轉化而成。 

過去的研究除了指出甲基汞的生成主要來自於環境內部的現地轉化外，也指

出在含有缺氧沉澱物的條件下，這類環境有更高的汞甲基化趨勢，尤其是濕地場

址，在過去十年來已被指出是具有將汞甲基化能力的高潛勢場址。St. Louis et al. 

(1994)發現當在濕地地區時其單位面積的甲基汞產率約為一般不含濕地地區的

26~79 倍，並且發現在其逕流水中總汞與甲基汞濃度並未有顯著的關係，暗示著

甲基汞的生成可能是因為環境的變因與其他環境條件所造成。Hurley et al. (1995) 

則調查威斯康辛州的河流，發現當河流流域覆蓋濕地場址時，其甲基汞的產率會

遠高於其他未有濕地的組別，且發現濕地所覆蓋的面積亦與甲基汞的生成量有一

顯著正相關。此外，針對南彿羅里達州大沼澤國家公園的濕地生態系，學者們指

出影響甲基汞的生成潛勢因子可能包含無機汞進入到此環境系統的總量與其生

物可用性、環境的氧化還原狀態、酸鹼值與溶解性有機碳含量的多寡等

(Miskimmin et al., 1992; Aiken et al., 2011)。而 Gilmour et al. (2007)則指出由於此

濕地具有高濃度無機汞沉降，因此現地具有高濃度的甲基汞與高度的甲基汞累積

潛勢。Orem et al. (2011)進一步綜合了許多影響因子後指出，此南彿州濕地生態系

之所以具有高汞甲基化潛勢的原因，主要是由於具有下列將汞甲基化的理想環境

條件，包含：(a)現地屬於缺氧的濕地，(b)現地具有高濃度的無機汞沉降，(c)高濃

度的溶解性有機碳在孔隙水中，(d)此場址酸鹼值約為中性，(e)水溫高，與(f)具有

高濃度的硫酸鹽等。 
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2.3 環境因子對汞甲基化作用之影響 

由前述的環境因子可知，一般來說汞甲基化的反應主要受到(1)無機汞的生物

可利用性，與(2)環境中能將汞甲基化菌群的數量及活性兩條件所主導，因此現地

的環境條件如溫度、酸鹼值、氧化還原狀態、硫與鐵循環等因子皆有可能直接或

間接的影響上述主導汞甲基化反應的條件而衝擊了環境中的汞甲基化反應。目前

已知在低 pH、低鹽度、具有可分解有機物與厭氧的條件下皆有助於汞甲基化的反

應。此外，上述環境參數並不能被單一看待，因為這些參數彼此間往往會有協同

或互相抵制的相互作用，進而使得環境系統更為複雜。以下則對於影響汞甲基化

反應的因子加以討論: 

 

微生物因子 

微生物已被認定為環境中甲基汞生成的關鍵，而目前環境中已知能將汞甲基

化的菌群以分類學中的變形菌門(即 Proteobacteria)內的 Deltaproteobacteria為主，

且大多為厭氧菌，主要包含了硫酸鹽還原菌(sulfate-reducing bacteria, SRB)與鐵還

原菌(iron-reducing bacteria, FeRB)兩大菌群。前者最早是由 Compeau and Bartha 

(1985)所證實，其實驗以鹽沼地區當作縮模試驗之究場址，將底泥添加無機汞、

鉬酸鹽(著名的 SRB 抑制劑)與 2-Bromorthane sulfonate (BESA) (著名的甲烷生成

菌抑制劑)一起進行培養後，發現添加鉬酸鹽的組別會大幅降低甲機汞的生成，而

加入 BESA的組別並沒有抑制甲基汞生成的現象被觀察到，部分組別反而還增加

了甲基汞的生成量，暗示著現地環境中主要行汞甲基化的菌群為 SRB。而在此文

獻確立了 SRB 為其實驗環境中主要的汞甲基化菌群後，陸續由其他學者的研究

結果也證實在絕大部分的淡水生態系統裡，SRB確為汞甲基化最主要的菌群。 

鐵還原菌的部分則最早由 Fleming et al. (2006)所提出，作者發現當對於湖泊

底泥添加了與現地硫酸鹽濃度等濃的 SRB 抑制劑鉬酸鹽後，現地汞甲基化並沒

有完全被抑制的跡象，甚至還有超過一半的甲基汞生成速率，暗示著此環境中除

了 SRB 外亦有其他種菌群主導著汞甲基化反應。此研究群隨後從該湖泊中篩出

Geobacter sp. strain CLFeRB此 FeRB菌株，並發現此菌的汞甲基化能力與過去著

名的另一純菌株 Desulfobulbus propionicus strain 1pr3相比齊鼓相當，因此確立了

FeRB亦為環境中主導甲基化反應的菌群之一。隨後 Kerin et al. (2006)對於數株的

異化鐵還原菌進行了純菌的汞甲基化能力評估培養試驗，發現屬名為 Geobacter、

Desulfuromonas的鐵還原菌在電子接受者不論為三價鐵或 fumarate的情況下皆具

有汞甲基化能力，而屬於 Shewanella菌屬的鐵還原菌則不論在何種電子接受者的

存在下皆未有汞甲基化能力，因此證實了鐵還原菌群確實可將汞甲基化，但並非
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全數的菌群。此外，近期的文獻也指出在弗吉尼亞州的湖泊底泥中觀察到 SRB與

FeRB 兩種菌群能共存於同一環境中，並可同時進行汞的甲基化反應(Yu et al., 

2012)。 

而除了 SRB與 FeRB之外，Hamelin et al. (2011)表示在含有大量沉水植物的

淡水湖中，汞甲基化的反應主要來自其水生植物上的生物膜，並進一步進行縮模

試驗後發現添加甲烷生成菌抑制劑 BESA的組別幾乎完全抑制了汞的甲基化，相

反的添加了鉬酸鹽卻造成甲基汞濃度的上升，顯示了甲烷生成菌在此環境系統中

反而是主導汞甲基化反應的菌群。接著 Yu et al. (2013)的純菌實驗結果也證實了

甲烷菌 Methanospirillum hungatei與過去著名可甲基化汞的 SRB與 FeRB純菌株

相比，具有不分軒輊的汞甲基化能力，也確定了甲烷菌亦可能為環境中主導著汞

甲基化的菌群，並由親緣樹的建立發現仍有許多的甲烷菌與 M. hungatei 為近親

關係，因此推測其他尚未被研究的甲烷純菌可能也具有同水平的汞甲基化能力。 

然而值得一提的是，為了釐清環境中汞甲基化菌屬與甲基化能力之間的關係，

學者們在過往的汞甲基化菌群研究中，對於高汞甲基化潛勢的場址利用如 16S 

rRNA 的演化基因或硫酸鹽還原之功能基因 dsrAB 等特定的分生指標進行定序，

並藉由如親緣樹等工具試圖找出其相對應關係(Yu et al., 2010; Hamelin et al., 2011; 

Yu et al., 2012)，卻發現對於某些菌群即使被歸類在同屬或同種等如此親近的情況

下仍然有可能表現出完全不同的汞甲基化能力，因此對於汞甲基化菌群之親緣性

與其甲基化能力之間的關係無法歸納出一定的法則，亦即表示在此種無規律可循

的情況下，即便獲知現地場址微生物的菌群結構細微到「種」的階層，仍舊難以

藉此準確評斷出現地汞甲基化的潛勢(Gilmour et al., 2011)。 

會造成上述環境中甲基汞的生成無法以分子生物標記(molecular biomarkers)

作為診斷預測工具的主要原因，在於即使與汞相關的研究自日本水俁灣事件後算

起已投入超過半個世紀，期間涵蓋各個層面，但歸根究底於微生物細胞內操縱汞

甲基化的基因系統在這段期間內仍然無法明確鑑定(Lin et al., 2012)。不過，這個

情形在 2013年終於獲得改善，因為 Parks et al. (2013)發現了汞甲基化菌群間的共

同基因: hgcA與 hgcB。他們藉由比較全基因組學(comparative genomics)以及結構

生物學(structural biology)等工具，將過去兩株最具代表性的汞甲基化純菌株

Desulfovibrio desulfuricans ND132與 Geobacter sulfurreducens PCA的細胞執行基

因剃除與補償實驗後，發現 hgcA與 hgcB這兩群集基因的存在對於上述兩菌株進

行汞甲基化反應來說是必要的，且對於其他能行汞甲基化反應的微生物進行測試

後，也發現這些微生物一旦失去了這兩基因，汞甲基化反應則停止作用。此兩基

因的發現確實找到了汞甲基化菌群的主要共同點，有助於後續學者利用此兩基因
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當作生物探針或預測現地甲基化潛勢，對於環境汞甲基化的問題與研究無疑帶來

長足的進展。的確，Gilmour et al. (2013)隨後即利用此兩基因篩選了數千種菌株，

發現含有 hgcAB 的菌群除了以往所熟知的 Deltaproteobacteria 外，產酸菌如

Firmicutes 與 Clostridia，以及某些甲烷古生菌 Archaea 內皆有部分菌種含有此兩

基因，並由實驗證實了這些微生物也確實含有甲基化汞的能力。Gilmour et al. 

(2013)的研究結果除了發現有別於以往的汞甲基化菌群外，亦由這些所發現的新

穎菌群普遍存在的環境推測，除了以往所認知的湖泊底泥與濕地外，亦有許多新

穎的環境如極端鹽類環境、動物腸道等皆有可能是汞甲基化高潛勢的環境。另外，

Liu et al. (2014)也證實了環境中 hgcA的豐裕程度與現地行汞甲基化的趨勢有強烈

的正相關，暗示著含有此基因的微生物確實為現地環境中汞甲基化的主要元凶，

也證實了此基因群應用於現地實驗的可信賴性，提供更強而有力的調查資訊。 

 

硫物種因子 

汞由於在地質化學的分類上屬於親硫性的軟性金屬，因此汞在環境地化的循

環常與硫的循環密不可分。一般在環境中常見的硫的型態有以較氧化態的硫酸鹽

與較還原態的硫化物形式存在，但何者系統內為主要的型態則須取決於當下的環

境狀況，而不同的形態可能會對汞的生物可利用性與主導現地汞甲基化的菌群造

成不同的影響，說明如下。 

當環境中含有適度的硫酸鹽存在時，硫酸鹽會刺激環境中的硫酸鹽還原菌生

長，而由於硫酸鹽還原菌為主要的汞甲基化菌(Compeau and Bartha, 1985)，故會

提高此環境中汞甲基化反應的可能性。因硫酸鹽的增加而刺激汞甲基化反應的實

例，除了前述的酸雨研究外，Branfireun et al. (1999)在加拿大的泥炭濕地中也發

現，當在現地額外添加硫酸鹽後，泥炭濕地中孔隙水的甲基汞濃度有著顯著的提

升。而 Gilmour et al. (2007)根據現場觀察、實驗室實驗與模擬現地的圍隔試驗的

結果，歸納指出當沼澤地硫酸鹽濃度落在 0.5-20 mg/L 的範圍時，其淨甲基汞產

量與地表水的硫酸鹽濃度呈一顯著的正相關。然而，當環境中硫酸鹽濃度過高時，

一來會被微生物轉化成含有毒性的硫化物，進而可能對現地汞甲基化的菌群造成

毒害而減少甲基汞的生成，二來高濃度的硫化物亦改變汞的優勢物種，影響了汞

的生物可利用性，使得甲基汞的生成量降低。 

汞物種的此種「被動擴散」式的生物可利用性理論(即不帶電且小分子的毒性

金屬物種易因單純的擴散作用而穿過細胞膜脂雙層的障礙後進入細胞內)最早由

Benoit等人從現地的調查結果歸納而得，並從理論的化學平衡演算與實驗室的縮

模實驗結果發現，當在酸鹼中性的環境條件下，硫化物濃度的增加會使得 HgS0
(aq)
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濃度下降，並使得帶負電的 HgHS2-成為優勢物種，此時系統整體汞甲基化的反應

受到抑制(Benoit et al., 1999a; Benoit et al., 1999b)。同一團隊接著由純菌實驗及不

同汞物種的 Kow實驗觀察到相同的結果後提出解釋，即硫化物對於甲基汞生成的

抑制主要是因汞與硫化物兩者間形成了「硫化物-汞」之 binary或在有機碳的狀態

下形成「硫-溶解有機碳-汞」的 tertiary錯合物，此些胞外汞化學物種組成的改變

可使最符合「被動擴散」要求的 HgS0
(aq)的濃度降低，進而限制了生物對於汞的利

用性而最終造成甲基化產率的下降(Benoit et al., 2001)。 

另外，Scheidt and Kalla (2007)也指出沼澤地中甲基汞濃度雖然確實與硫酸鹽

濃度有著顯著相關，但一旦孔隙水中的硫化物濃度大於 1 mg/L時，所生成的硫化

物濃度將會與甲基汞的濃度呈現負的相關性，呼應了「被動擴散」的汞攝取理論。

事實上，當學者將過往許多現地調查所得的硫酸鹽濃度對於汞甲基化趨勢的資料

整合後也發現，當硫酸鹽濃度在 200~500 µM 的範圍時，硫酸鹽濃度的多寡與甲

基汞的生成呈一非線性的正相關；而當硫酸鹽濃度過低(< 200 µM)時，環境中的

硫酸鹽含量則無足夠的能力去刺激現地 SRB的活性，使得汞甲基化能力下降；但

是當環境中硫酸鹽濃度過高時(> 500 µM)，則會因 SRB受刺激生長而代謝出較多

的硫化物，進而使得生物可利用性高的 HgS0
(aq)濃度降低，最後造成汞甲化的抑

制；不僅如此，硫化物濃度的上升也會對甲基化菌群帶來毒性衝擊(Gilmour and 

Henry, 1991; Rothenberg and Feng, 2012)。 

 

鐵物種因子 

鐵為土壤中最豐富的元素之一，其在環境中的循環對於汞來說亦具有相當密

切的關聯性，包含了對於汞的吸附、錯合以及氧化還原反應皆有可能會影響汞對

於汞甲基化微生物的生物可利用性；此外，有鐵存在環境中亦會刺激鐵還原菌的

生成，進而促進汞的甲基化。不過整體而言，鐵在汞的環境循環所扮演的角色之

重要性，是近十年才逐漸被體認出來。 

當環境的氧化還原狀態傾向於氧化態時，鐵大多以三價的形式存在，而這類

型的鐵在一般趨於酸鹼中性的環境下非常容易以固相的鐵氧礦物存在。早期研究

發現當在 pH 值大於 5.5 的情況下，二價汞容易被鐵氧化物給吸附，故基於汞與

鐵礦之間此種極強的親和力，一旦有鐵礦的產生將會造成微生物對於二價汞的生

物可利用性下降，使得汞的甲基化反應遭受抑制。事實上，學者們在美國紐澤西

州含有豐富鐵氧化物的地下水層中也觀察到汞被氫氧化鐵吸附的現象與機制

(Barringer and Szabo, 2006)。但另一方面，由於近期研究已證實了鐵還原菌為環境

汞甲基化的主要元兇之一(Fleming et al., 2006)，而此菌群於三價鐵礦存在的環境
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中可利用胞外呼吸作用將此類礦物當作電子接受者，藉此刺激這些鐵還原菌的生

長，因此如果從生物活性的角度來看，某些鐵礦存在的條件下反而會促進汞的甲

基化作用。 

而一旦環境中氧氣被耗盡，在較還原的狀態下鐵則傾向以溶解性的二價鐵存

在。Barringer and MacLeod (2001)指出當在氧氣消耗殆盡的狀況下，鐵氧化物會

被還原而溶解成二價鐵，造成原先吸附在鐵氧化物的汞被釋放至溶液中，使得溶

解態汞的濃度上升，進而使得汞的生物可利用性上升。但 Mehrotra and Sedlak 

(2005)發現當添加了二價鐵鹽於純菌縮模試驗後，系統內水相硫化物與可過濾性

的無機汞降低，暗示著添加亞鐵導致 FeS(s)的生成，使得無機汞黏附於此固體物

而造成總汞下降，最後使得甲基汞生成率反而被顯著抑制。而 FeS(s)生成亦可能

使得 HgS0
(aq)、Hg(HS)2

0
(aq)等生物可利用性高的汞物種之組成比例下降，進而減少

汞的甲基化。此外，吸附型與結晶型態的亞鐵也被觀察到可改變汞的氧化還原狀

態，例如 Charlet et al. (2002)指出環境中的亞鐵離子可能會吸附於環境中的黏土礦

物表面上，而此種吸附於黏土礦物上的吸附型亞鐵會進一步的將二價型態的汞還

原成元素汞；Wiatrowski et al. (2009)則指出在厭氧、暗反應下磁鐵礦(magnetite)在

數分鐘內即可將二價汞還原成零價汞，暗示著某些結晶型態的亞鐵亦對無機汞具

有強還原能力。由於微生物行甲基化反應的基質為二價型態的汞，因此上述吸附

型與結晶型的亞鐵使二價汞減少的機制，也會導致汞甲基化潛勢降低。 

最後，如前面所述，環境中的地化參數並不能被單獨的看待，因為彼此之間

的交互作用也都會影響到汞甲基化反應的進行：Slowey and Brown (2007)的實驗

即指出當環境中存在著還原態的硫化物與鐵氧化物下，硫化物會將三價鐵氧化物

還原，並隨後釋出了原本黏附在鐵氧化物上的汞於液相中，使得汞的生物可利用

性上升；而 Yu et al. (2012)也指出了鐵還原菌與硫酸鹽還原菌的共存，皆顯示了

硫與鐵之間的協同作用。 

 

有機質因子 

一般來說在含有溶解性有機碳(DOC)環境的情況下，這類有機營養物質可當

做異營微生物的電子供給者，進而刺激現地微生物的活性而促進汞甲基化的反應

(St. Louis et al., 1994)。但有學者指出溶解性有機碳的存在對於環境的汞甲基化反

應具有抑制的效應。Miskimmin (1991)發現在高濃度 DOC的環境下汞的甲基化會

被抑制，學者推測可能是由於二價汞與現地的有機物質鍵結，使得汞的生物可利

用性下降，並發現甲基化反應的上升伴隨著酸鹼值的下降，指出在酸性條件下部

分氫離子會與二價汞離子競爭與有機物的鍵結，使得部分二價汞被釋出回液相中，
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進而增加生物可利用性。Barkay et al. (1997)利用微生物生物探針的方法，亦證實

了 DOC的存在下會使得汞的生物可利用度下降，且 DOC在中性環境對汞的抑制

效應較酸性條件要來的顯著。Cutter and Krahforst (1988)則指出當 DOC等有機物

存在於水相環境時，此類有機物的降解可能會導致低分子量且具有還原硫基的物

種生成，這類含還原態硫基的化合物會與環境中的汞鍵結，進而影響汞的生物可

利用性。有趣的是，不同種類的含硫醇基有機物對汞甲基化的影響也不盡相同，

Schaefer and Morel (2009)發現當 cysteine的濃度低於 0.1 mM時，G. sulfurreducens

對於汞的利用性隨著 cysteine 濃度的增加而上升，指出汞與 cysteine 形成的錯合

物促進了微生物於汞的利用。而其他含有硫醇的有機物如 DTE (dithioerythritol)、

L/D-penicillamine 的添加卻未對汞的甲基化有著顯著的影響，學者們指出可能與

這些硫醇物質在微生物細胞內的結構與分佈有關。Ndu et al. (2012)利用生物探針

探討不同配位基的汞對於微生物 E. coli的影響，亦發現了「Hg-cysteine」的錯合

物確實顯著提升了微生物攝入汞的程度，學者們指出 cysteine 是藉由為生物表面

特定的傳輸蛋白攝取到微生物體內，因此攝取的機制應為主動運輸；而汞與

glutathione 的錯合物卻降低了生物的可利用性，學者們指出當在沒有主動運輸的

條件下，這類含硫醇基物種具有體積大、極性且可能帶電的特性，以被動擴散角

度來看確實會造成生物可利用性的下降。此外，土壤中有機質的存在也會刺激環

境中的微生物，進而可能促進汞甲基化的反應(Munthe et al., 2007)。 

除了上述參數外亦有許多的環境因子會影響著汞甲基化反應，如許多學者已

指出在較低的酸鹼值下確實有助於汞甲基化的反應(Spry and Wiener, 1991; Wiener 

et al., 2006)，其影響機制可能伴隨著汞的生物可利用性改變或是硫酸鹽濃度的上

升導致菌群活性的上升等。而汞在環境中的滯留時間(即 Hg “aging”)亦會對影

響著汞的甲基化反應，即環境中停留較長的汞可能會漸漸的改變其化學特性以及

其在環境中的分佈，進而影響微生物對於汞的生物可利用性(Munthe et al., 2007)；

亦有學者指出較年輕的無機汞(即在環境中停留時間較短的汞)較容易被微生物甲

基化(Harris et al., 2007)。此外，其他如現地的氧化還原狀態、溫度等等皆會影響

著汞的甲基化反應。 

 

2.4 稻米的汞與鎘累積問題 

現有文獻雖指出硫酸鹽還原菌(sulfate-reducing bacteria, SRB)、鐵還原菌(iron-

reducing bacteria, FeRB)以及甲烷成生成菌(methane-producing archaea, MPA)是環

境中主要可將無機汞轉化成毒性更高的甲基汞的元兇，但並非所有的 SRB、FeRB

與 MPA 都具有生成甲基汞的能力，而是以一種至今仍不明白的隨機、無脈絡可
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循的方式分散於各群體中(Parks et al., 2013)。以往的觀念裡，由於陸域生態系統

的生物累積效應並不明顯，因此人類及野生動物暴露於甲基汞的主要途徑是以攝

食水域相中的大型魚類為主。然而近期的研究卻發現陸域相中的稻米可能是人類

暴露於甲基汞的另一重要途徑，例如 Horvat et al. (2003)發現自受無機汞污染的區

域收穫所得的稻米，其內所含的甲基汞濃度較未受污染的地區為高；Zhang et al. 

(2010)指出隨著離汞排放源距離的增加，稻米內的甲基汞濃度也隨之減少；而 Feng 

et al. (2008)則發現某些居住在中國內陸汞礦區附近不以海鮮為食的居民體內的甲

基汞濃度卻比一般民眾還高，隨後在Meng et al. (2014)的研究中證實，這些居民

毛髮中的汞含量和自稻米攝取到的甲基汞量有顯著的正相關，因甲基汞極易穿越

麩皮的阻礙進到白米中累積；同期的研究亦指出稻米中甲基汞的濃度相較於其他

作物高出許多(10~100 倍)，且甲基汞於稻米所造成的生物累積因子(BAF)遠大於

無機汞的生物累積因子(約莫 800倍) (Zhang et al., 2010)；不僅如此，Meng et al. 

(2011)在分析稻作不同部位的甲基汞濃度後，發現相較於其他部位(如根、莖、葉

等)，米粒中所含的甲基汞濃度最高，且Meng et al. (2012)指出不同於無機汞主要

是從稻作的地上部位進入其組織，甲基汞主要是從根部進入稻作植體。 

為回答「造成無機汞與甲基汞生物有效性提高的關鍵地球化學因子為何」，

以及「主要操控汞甲基化的現地微生物族群為何」等問題，我們於 2013 與 2014

年隨著稻作生長期採集並分析北投垃圾焚化爐與台中火力發電廠附近的水田根

際土及其孔隙水中的相關生地化參數，從中發現：(1)即使土壤中的總汞與甲基汞

濃度於整個稻作生長期並未明顯改變，孔隙水中的兩者濃度卻在稻作生長中期時

達顛峰，且此趨勢與根圈環境的厭氧程度有明確的相關性，暗示著隨著稻作的生

長，農地的覆水狀態及農作根部有機酸的釋放可能使得原先存於固相(即土壤)的

無機汞傾向分配至水相(即孔隙水)，並同時刺激根圈環境中的汞甲基化菌群的活

性，兩者的協同作用下提高無機汞的生物可利用性以及微生物對汞的甲基化潛勢；

而(2)藉由分子生物技術的幫忙，確實可從根圈的土壤樣品中測得汞甲基化基因

hgcA的存在，且從根圈土壤混合孔隙水的縮模培養實驗並搭配諸如即時聚合酶鏈

鎖反應(qPCR)及總體基因體學(metagenomics)與次世代定序(NGS)等技術的分析

結果，進一步得知/確認 SRB是研究場址內主要的汞甲基化菌群；此外，(3)藉由

操控培養液中甲基汞的化學物種組成的水耕試驗結果顯示，稻作可能同時以主動

運輸及被動擴散的方式自根部攝取到甲基汞(Su et al., 2016；廖等，2017)。 

而在鎘米方面，相較於其他重/類金屬，鎘或許在一般的淡水環境由於其物種

組成主要以自由離子(即 Cd2+)的型態為主(Crea et al., 2013)，因此較易被植作攝取

而有較高的生物累積特性(Kupper and Leitenmaier, 2013)。事實上，台灣的農地相

對之下也的確較容易有鎘米的事件發生，常見於彰化、新竹、桃園等地區。鎘米
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的問題在農試所郭(鴻裕)組長的團隊有系統的調查下，發現水稻對於鎘的攝取顯

著受到土壤 pH值的影響：當 pH從略為酸性的 6.5降至 4.5時，稻米中的鎘濃度

即顯著上升；此外，不同的水稻品種對於土壤鎘的累積能力也有所不同：與稉稻

相比(即由日本人所引進且俗稱的蓬萊米-Japonica rice)，秈稻品系(即在來米-Indica 

rice)整體而言更容易培育出含高鎘濃度的米粒，使得即使試驗區稻田土壤的鎘濃

度未達現行食用作物農地之監測基準，許多秈稻類的糙米鎘濃度已超出我國的食

米重金屬管制標準。除此之外，農試所團隊也注意到鋅含量較高的土壤會抑制作

物對於鎘的吸收，且二期稻作的鎘累積問題較一期稻作嚴重；而當團隊進一步以

石灰添加的方式提高土壤的酸鹼度時，可觀察到秈稻的收成米粒中的鎘濃度確實

明顯下降，但此時其他金屬在土壤溶液中的濃度也明顯降低，尤以鎳及鋅降低的

程度最為明顯(農試所成果報告，2005-2010)。由於鋅是多數生物生長所需的微量

元素，因此長期單獨藉由添加石灰以調高土壤 pH值並進而改善鎘米的農藝工法，

對於稻作的生長與收成衝擊或許需要進一步的確認(Sebastian and Prasad, 2014)。 

農試所郭組長團隊的調查結果事實上也與文獻所記載的相符。Liu et al. (2003)

的研究顯示即使同是秈稻或稉稻，但不同品種的稻作對於鎘的攝取以及鎘自根部

被攝取後在植體地上部位的組織分佈也不同，且無特定品種的對應關係或規則可

循；雖是如此，純秈稻、或是混有秈稻的品種所培育出來的米粒最後所測得的鎘

濃度皆十分一致地高於稉稻品種。由於目前已知除了某些海洋浮游生物可將鎘作

爲鋅的替代品外(Lane et al., 2005)，鎘對於大多數的生物體而言不具備任何生物

性功能，也因此稻作如何攝取到鎘，以及鎘在植體內最後如何易位(translocate)進

穀粒，一直以來都是熱門的研究課題。 

截至目前為止，雖然植作單獨針對鎘的運輸蛋白(transporter)尚未被鑑定出來

(也可能原本就不存在)，但許多研究已觀察到鎘極可能因為化性或親和力相近的

關係，能藉由與其他必需微量元素(如鋅、鐵或錳等)的運輸蛋白之間的結合，而

被攝取進植體並進而累積(Liu et al., 2003; Andresen and Kupper, 2013; Sebastian and 

Prasad 2014)。這樣的推測主要是基於當稻作培育時，米粒中所含的高鎘濃度可在

其他微量元素維持供應充裕的情況下而顯著降低，即使是針對矽的調控也能得到

類似的結果(Nwugo and Huerta, 2008)。這些現象或許可從微量元素在米粒的分佈

而獲得初步的解釋，例如當Meng et al. (2014)在調查汞於糙米的分佈與物種組成

時發現，雖然無機汞幾乎止步於麩皮，但甲基汞卻與硒相同，能深入並累積於白

米，呼應了為何當土壤中的硒濃度提高時，稻作攝取與累積甲基汞的能力也跟著

明顯降低 (Zhang et al., 2012)。有趣的是，若進一步細究Meng et al. (2014)的數據

圖，也可看出糙米中的鎘就跟無機汞一樣，幾乎只分佈在多種微量元素兵家必爭

之地的「麩皮」處，某種程度說明了提升或滿足稻作對於其他微量元素的需求可
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減少稻作對於鎘攝取之因。 

除了微量元素外，鎘似乎也能藉由鈣、鎂等主要元素的通道而進入及在植體

內易位傳輸(Andresen and Kupper, 2013)，但此現象僅止於二價金屬，因培養液中

鉀、鈉濃度的高低已被證實並不影響稻作根部對於鎘的攝取、以及鎘對稻作生長

所造成的毒性效性(Kim et al., 2002)。而不僅微量元素與鈣、鎂等主要金屬具有影

響稻作攝取與傳輸鎘的能力，土壤或孔隙水環境中硫含量的多寡也有相同的效果，

主要在於稻作可因此生成較多諸如 glutathione 與 phytochelatins 的硫醇蛋白，以

捕捉並限制鎘在植體的進入與傳輸，最終可降低鎘在米粒中的累積(Cao et al., 

2018)。這些資訊加總起來，對於稻作生長時該如何搭配營養源的調控以限制鎘的

攝取及植體傳輸，提供了極為寶貴且有用的資訊。 

 

2.5 降低底泥親硫金屬生物有效性之方法 

本團隊前期對於調查汞在水田環境循環轉化所得的結果皆有助於讓我們可

分別從生物性(即微生物與植作層面)及非生物性(即地球化學層面)的角度切入思

考對於汞這類親硫金屬(chalchophile metals)的農地管理。舉例來說，汞如同多數

的微量元素一般，在厭氧還原狀態時的水溶解性/移動性較好氧狀態強烈，此時的

生物可接觸性(bioaccessibility)也相對提高，容易造成進入生物體的機率也跟著提

高(即生物有效性 bioavailability)，因此若能從簡單的灌溉水引灌方式的調整以改

變稻田根圈系統整體的氧化還原狀態時，無疑地將會是最容易的解決之道

(Gillispie et al., 2015)。事實上，此舉雖能因同時影響無機汞的生物有效性以及厭

氧微生物的生長代謝而降低糙米所含的汞濃度(Wang et al., 2014)，但這樣的處理

唯有讓稻田長時間的處在低相對濕度(即非水飽和)的情況下才見功效(因少次數

的土壤間歇性乾溼交替的澆灌尚不足以顯著影響甲基汞最後在米粒累積的程度

外，也被 Eckley等人(2017)證實容易造成甲基汞擴散的問題發生)，然此時稻作的

收成也將嚴重受到影響(Rothenberg et al., 2016)。不過，若考量到覆水時期的稻田

就如同一般的底泥，則或許可仿效 Ulrich與 Sedlak (2010)在河海交接處(故硫酸鹽

濃度相對較高)所施行的底泥整治方法一樣，藉由亞鐵的現地添加使得孔隙水中的

無機汞最終吸附在因 SRB 的代謝所生成的硫化鐵沈澱物上，進而降低無機汞的

生物有效性。這樣的做法近期也應用在解決稻米汞累積的問題上，並也再次證明

此法確實可有效降低白米中的甲基汞濃度，且也無損稻米的整體收成(Zhong et al., 

2017)。此方法若從鐵為地殼主要構成元素的角度去思考的話，可算是既能大範圍

施用又能具備環境友善的現地工法。然而，此法對於土壤/底泥中微生物的生態是

否受到衝擊並無著墨(Gomez-Sagasti et al., 2012; Song et al., 2017)，也無糙米汞含

上傳時間：2018年12月26日下午 10:09



第二章 文獻探討 

17 

量降低與否的說明，因此其環境友善的程度與實質帶來的效應為何，值得進一步

的評估。即使如此，這些研究已對添加亞鐵在可能降低水田環境中親硫金屬之生

物有效性所帶來的益處，提供了極具參考價值的初步成果。另值得說明的是，過

往的文獻已證實覆水下的土壤其基本的物化特性其實與一般河川、湖泊等水體的

底泥相近，代表重金屬在兩環境介質間的傳輸分配行為應當雷同(Kile et al., 1995)。 

親硫金屬的農地整治管理從底泥的甲基汞問題著手所帶來的另一個啟發，主

要在於提供了適切的現地處理的工法(Ulrich and Sedlak, 2010)。相對於離地(ex situ)

工法，現地(in situ)的方式遠較經濟且易施行 (Ghosh et al., 2011; Randall and 

Chattopadhyay; 2013; Ahamd et al., 2014)，也較能維持土壤原本的利用價值(Kwon 

et al., 2010; Tang et al., 2013)，這對於資源較為匱乏的地區而言(如新南向政策所及

的東協國家)，將會是較具吸引力的整治方法(Patmont et al., 2014)。近期底泥污染

現地處理的發展重點在於活性覆蓋法(active capping)的應用，此法與傳統的現地

覆蓋法最主要的差異，在於覆蓋底泥時所使用的材料並非僅是單純的泥沙，而是

可與污染物產生化學互動，使得污染物與覆蓋物之間的鍵結更為顯著的諸如活性

碳、生物炭或其表面改質後的吸附材，讓絕大比例的污染物停留在固相，藉此加

強降低孔隙水中污染物的生物有效性(Wang et al., 2012;; He et al., 2015)。活性覆

蓋法在受汞污染的底泥整治應用上，不僅在實驗室的規模已看出成效(Gilmour et 

al., 2013; Gomez-Eyles et al., 2013; Bussan et al., 2016; Lewis et al., 2016; Yin and Zhu, 

2016)，在實際污染場址的施用上也都已有成功的案例可循(Patmont et al., 2014; 

Lewis et al., 2016; Zhang et al., 2016; Liu et al., 2017)，未來的重點不在於此技術的

成功與否，而在於吸附材經濟與環境成本的降低(Han et al., 2016; Thompson et al., 

2016; Alhashimi and Aktas, 2017)、能否搭配現地的地化條件(Bigham et al., 2016)，

以及長期下來吸附材於現場的耐受度(Men et al., 2016)，跟對於底棲生態的影響程

度(Janssen and Beckingham, 2013; Koltowski and Oleszczuk, 2016; Sigmund et al., 

2017)。除了底泥之外，活性覆蓋法的技術也已應用水田土壤(Park et al., 2011)，不

僅在汞的農地整治上(Shu et al., 2016a,b)，在鎘方面的整治也極為為常見(Cui et al., 

2011; Park et al., 2011; Bian et al., 2013; Sun et al., 2015; Bian et al., 2016; Chen et al., 

2016; Yang et al., 2016; Liang et al., 2017; Tang et al., 2017; Yin et al., 2017)，且都得

到的正面的污染穩定的效應。即使如此，目前文獻所得的成果皆尚未有系統且全

面的評估活性覆蓋法應用於農地時，其吸附材的環境友善程度。 

根據上述本研究團隊前期計畫的成果以及文獻所得的資料，本研究針對水田

環境汞與鎘污染/累積的問題，分別從地化調控(即亞鐵與硫酸鹽的添加)與吸附材

添加(即農業廢棄物回收再利用所得之炭系顆粒)兩方面著手，執行吸附試驗與稻

作土壤盆栽試驗，有系統的調查與評估這些現地穩定方法除了對於親硫金屬生物
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有效性的降低程度為何外(即微生物甲基汞的生成，與稻作收成後糙米中所含的總

汞/總鎘濃度)，也將探討對於生態衝擊的程度(即微生物組成的改變，與稻作生長

的影響)，期能發展出簡易且相對綠色的農地重金屬整治技術，讓此技術未來也可

於一般資源較為匱乏的發展中國家推廣。 

 

2.6 活性碳、生物碳與水熱合成碳應用於吸附金屬離子 

一般如欲以吸附的方式處理重金屬離子時會優先考慮使用離子交換樹脂，但

離子交換樹脂主要由石化原料製成，因此製作過程容易產生污染，且製作成本高。

近年來有許多研究考慮改以農業廢棄物為原料製成吸附材，包括直接以農業廢棄

物製作吸附劑或是利用農業廢棄物製作成碳材料，但目前已知直接使用農業廢棄

物吸附量較低，且容易自吸附劑上脫附，因此近年來有許多文獻考慮使用農業廢

棄物製作之碳材料吸附重金屬離子。這當中，常見的碳材料包括活性碳(activated 

carbon)、生物碳(biochar or pyrochar)與水熱合成碳(hydrochar)。以活性碳為例，文

獻中有許多研究是利用農業廢棄物製作而成，並以所合成的活性碳吸附重金屬離

子，如 Selvi et al. (2001)指出使用椰殼製備之活性碳吸附劑，於 pH 3的環境中對

於六價鉻的吸附能力可達 3.46 mg/g，顯示出活性碳用於吸附六價鉻是可行的路

徑；Kadirvelu et al. (2001)曾利用農業廢棄物製作活性碳，再以其吸附廢水中的

Hg(II), Pb(II), Cd(II), Ni(II), and Cu(II)等金屬離子，並認為以此種方式可以製作出

低成本的吸附劑；Kobya et al. (2005)以及 Lo et al. (2012)同樣也利用農業廢棄物製

作活性碳，並以其吸附重金屬離子。整體而言這些研究雖然無法產生極高吸附容

量的吸附劑，但卻可以獲得製作成本相對較低的吸附劑，因此目前仍有許多研究

者著眼於利用不同的農業廢棄物進行此方面之研究。 

需注意的是，若以製作成本為考量的話，使用生物碳的製作成本將較活性碳

低，此乃由於活性碳需經過碳化與活化兩種程序，而通常生物碳只需考慮碳化程

序，因此相對製作成本較低。此外，由於生物碳表面仍保有部分官能基，因此對

於重金屬的吸附量並不會比活性碳低，如 Abdelhadi et al. (2017)在 300C下熱解

橄欖油產生生物碳，並以此生物碳吸附 Cu(II), Pb(II), Cd(II), Ni(II)與 Zn(II)等金屬

離子，結果顯示合成的生物碳可獲得相當良好的吸附效果；Tran et al. (2017a)進一

步利用合成的生物碳同時去除染料與重金屬離子，結果顯示其去除機制相當複雜，

有相當多可以討論的空間。生物炭除了可吸附水或廢水中的金屬離子外，近年來

也有一些研究將其應用在土壤與地下水的復育整治，如近年來的研究中就有學者

將合成的生物炭直接用於復育受污染的土壤(Zhang et al., 2016; Jia et al., 2017)，因

為生物碳本身是由天然的物質產生，並無產生二次污染的問題，甚至有可能提供
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部分養分供植物生長所需，雖然土壤表面帶負電可以吸附重金屬離子，但因土壤

中黏土礦物的成分較低，因此並無法對重金屬產生高吸附容量，加入生物碳可以

協助對於重金屬的吸附效率。 

至於水熱合成碳方面，主要為利用水熱合成的方式產生碳材料。由於水熱合

成的溫度一般較常控制在 150~190C，因此所產生的碳材料性質與前兩種碳材料

明顯不同。水熱合成碳最大的特性為可以保有較多的官能基，同時不具備高比表

面積但相對製作成本較低，近年來也有學者利用此方式去除水中污染物，如 Regmi 

et al. (2012) 將柳枝稷(switchgrass)利用水熱合成的方式製作出碳材料，吸附 Cd(II)

與 Cu(II)等離子；另外也有學者利用此方式所合成的碳材料吸附有機污染物(Tran 

et al., 2017b)。雖然水熱合成碳的比表面積並不高，但因為仍包有許多原先農業廢

棄物上的官能基，因此依舊能有效吸附有機物，特別是陽離子態的有機物，甚至

可產生高吸附容量，因此在本研究中也考慮利用生物碳去除重金屬離子。 

2.7 合成材料對污染物之可能吸附機制 

本研究所合成活性碳、生物碳與水熱合成碳對於重金屬 Cd的吸附機制大致

可以分成： (1)離子交換、 (2)錯合反應 (complexation)、 (3)表面沉澱 (surface 

precipation)，以及(4)特殊作用力四部份(Li et al., 2017)。以下為對其可能的吸附機

制所做的簡介。 

(1) 離子交換。由於富含纖維素的農業廢棄物所合成的碳表面均具備 OH 與

COOH 官能基，因此可能以離子交換的形式，吸附重金屬離子 Cd。 

(2) 錯合反應。錯合反應形成的原因主要為具備未共用電子對的元素，將電

子與其他元素共用。一般要形成錯合反應需有具備未共用電子對的元素，在有機

化合物中 O、N與 S等元素較容易產生錯合反應，而一些金屬元素具備空的軌域

也容易形成錯合反應，在本研究中預計將篩選富含纖維素或具含 S 官能基(即

thiols)的農業廢棄物進行實驗，預期可以利用此反應吸附重金屬離子。 

(3) 表面沈澱。表面沉澱屬於較特別的去除機制，當吸附劑表面具備 CO3
2-或

OH-配位基時，金屬離子可能在吸附劑表面與其反應進而形成沉澱，藉由此項作

用機制可以增加對於重金屬離子的去除效率。 

(4) 特殊作用力。特殊作用力的涵蓋範圍較廣，一般如靜電吸引力(electrostatic 

attraction)與還原反應(reduction)等均可列入特殊作用力中，不過前述兩項作用機

制主要針對陰離子重金屬，特別是六價鉻，會有較佳的吸附效果。當靜電吸引力

主要為吸附劑表面吸附陽離子金屬時，可以因為靜電吸附力使陰離子重金屬與吸
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附劑表面陽離子結合進而造成吸附作用。還原作用則是由於碳本身可以視為還原

劑，因此重鉻酸鹽或鉻酸鹽在溶液中可能被碳元素還原成三價鉻，當形成三價鉻

後，由於吸附劑表面的離子交換或其他反應可以使陽離子的三價鉻吸附於吸附劑

上，因而達到去除效果，但這兩種吸附機制在本研究中較不適用，因此將其歸類

在特殊作用力。 

由前述內容可以了解所合成的碳材料本身性質將對其吸附重金屬的能力有

直接之影響。除此之外，環境的條件與溶液的 pH 也都將直接影響對重金屬離子

的吸附效率。 

 

2.8 吸附之影響因子 

本研究依合成碳材料的特性以及參考吸附模式，整理歸類出幾項影響碳材料

吸附效率之因子，可以分三大類：(1)吸附劑表面性質(2)吸附質物理化學特性(3)環

境因素影響吸附效率，依照上述方式區分，將影響碳材料吸附之因子敘述如下。 

(1) 吸附劑。碳材料其表面性質、孔隙結構分布與比表面大小為探討方向，

若碳材料表面具備大量之 O、與 N等元素、表面極性較高，除表面極性以外，吸

附劑孔洞的大小也是吸附的影響重要因子，如以微孔為主的吸附劑，對於吸附小

分子有高吸附容量的可能性，而以中孔為主的吸附劑，則傾向於吸附大分子的有

機物，如染料類的大分子有機物，在本研究中考慮部分水體中的有機物也可能吸

附於碳表面，因此這些因子亦為考慮的因素之一。另外，以重金屬方面來說，碳

材料表面之 O 元素形成 COOH 或 OH 等官能基，其易與重金屬形成螯合作用，

重金屬陽離子可藉由離子交換吸附於活性碳上，因此元素組成亦為重要因子。 

(2) 吸附質。一般若吸附劑上所含官能基愈複雜或愈豐富可使重金屬容易結

合，不管是離子交換能力，或是與吸附劑表面產生錯合作用，表面官能基如 COOH

皆可能增加重金屬在吸附劑上的吸附容量，若本研究中所選擇的吸附劑具備較高

的 S元素含量，亦可能產生錯合反應吸附重金屬離子。 

(3) 環境因素。主要是 pH值之影響，特別是對重金屬吸附時，若在太低 pH

值的環境下，H+可能與重金屬競爭吸附位置，導致吸附量下降，但若在高 pH值

的溶液中，重金屬可能產生沉澱，故為了避免沉澱作用干擾，通常 pH 值會控制

在酸性。除 pH 值外，溫度也是影響吸附的重要環境因子，但究竟是增加吸附量

或減少吸附量需視吸附機制決定，若是以凡得瓦耳力為吸附機制，則溫度增加將

使吸附量降低，若是以離子交換為吸附機制，則溫度增加可能導致吸附容量增加。 
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第三章 研究方法 

 

3.1 土壤配製 

本期計畫在經由土基會、桃園市環保局以及台境公司的協助之下，最後順利

取得桃園蘆竹、大園等地受鎘污染之農地土壤。此土壤在農地現場利用 XRF 所測

得的鎘濃度介於 5-10 mg/kg，符合本研究擬探討之土壤污染濃度，即已達管制標

準 5 ppm，但通常可藉由現地之翻轉稀釋法使其整體鎘濃度回覆至仍可栽種之範

圍。土壤經台境公司採集後運回實驗室，先置於頂樓日曬乾燥(圖 3-1 A)，接著以

帆布包裹後或直接用木槌予以粉碎(圖 3-1 B)，並以 10 mesh 過篩至粒徑小於 2 mm

之土壤顆粒後，填入直徑 27 cm、高 33 cm 之 PP 塑膠桶內，使其最後的土深約 20 

cm (相當於每桶所含的平均土重約 11.5 kg)，以此做為後續所需之盆栽設置。剩餘

的土壤則保存於-80C 冷凍庫中，以待後續進行相關的初始土壤的特性分析。 

 

(A) 

 

(B) 

 

圖 3-1 植栽含鎘土壤之(A)日曬乾燥與(B)木槌粉碎等預備處理 

 

由於本期之植栽試驗旨在探討是否可藉由地化調控的手法來降低鎘與汞在

稻作生長期間的生物有效性，因此除了有不做任何添加處理的對照組土壤外，尚

有添加零價鐵(J.T. Baker，粒徑約為 0.044 mm)與硫酸鹽(Na2SO4, Sigma Aldrich)的

試驗組土壤。零價鐵的添加除了基於鐵自身不論是何種價態所成的礦物對於鎘、

汞類之重金屬皆具一定的吸附作用外，其本身的化性不論在厭氧或好氧狀態下皆

容易水解，且水解時所釋放的氫氧根離子有助於提高根圈孔隙水環境的 pH 值
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(Huo et al., 2015)，進而改變重金屬離子的物種組成，提高其沉澱性；添加硫酸鹽

的部分原因是基於稻田覆水時根圈土壤之 SRB 若能對其行呼吸作用的話，所產

生的硫化物將能有效的與鎘、汞反應並使其沉澱，限制兩金屬被稻作根部攝取的

可能性(Fulda et al., 2013; Cao et al., 2018;)。零價鐵的添加濃度參考 Lewis et al. 

(2016)所提，當其為 5 倍土壤「易受酸萃取並還原的鐵」(i.e., 0.5 N HCl-extractable 

iron)的背景值時將不影響孔隙水的整體水化學特性，因此根據本團隊前期計畫在

北投與台中水田所量測到的~10 mol/g 土壤鐵含量(Su et al., 2016)之 2 倍與 5 倍

量做添加，使其在土壤的濃度分別為 0.6 g/kg 與 1.4 g/kg；而硫酸鹽的添加濃度則

參考 Fulda et al. (2013)的建議，當土壤的硫酸鹽濃度約為 6 mmol/kg 時，在厭氧

條件下可使得孔隙水中的鎘濃度顯著降低，因此本研究所施用的最終硫酸鹽濃度

為 0.4 g/kg。所有土壤與盆栽的配製/置如表 3.1 所示。 

 

表 3-1 植栽試驗對照組與實驗組土壤所需之零價鐵及硫酸鹽的最終添加濃度 

Pot # Designation Fe(0)-spike (g/kg) S(VI)-spike (g/kg) 

1-4* Control 0 0 

5-8 Low Fe(0) 0.6 0 

9-12 High Fe(0) 1.4 0 

13-16 High S(VI) 0 0.4 

17-20 Low Fe(0)/High S(VI) 0.6 0.4 

21-24 High Fe(0)/High S(VI) 1.4 0.4 

*對照組除編號#1-4 外，尚有#25, 26 

 

在配製含有零價鐵的試驗組土壤時，先將已置入盆栽之土壤倒出，於帆布袋

中與零價鐵顆粒均勻混合後再放回盆栽中。硫酸鹽試驗組則是將所需的硫酸鹽粉

末總量先溶於稻作植栽時所需的培養液中(先從對照組盆栽中決定溶液體積)，待

溶解後將培養液體全數倒入盆栽中。如遇零價鐵與硫酸鹽皆需添加的試驗組時，

則是先將零價鐵與土壤混勻後，再添加額外含硫酸鹽之培養液。每個試驗組別除

皆以四重複進行植栽實驗(即每種土壤有四個同樣的盆栽配置)。 

 

3.2 稻作育苗、轉植與栽培 

根據文獻(Liu et al., 2003 與農試所的報告)，秈稻相較於粳稻更容易有鎘累積

其米粒並使含量超標的問題，因此本研究的水稻稻種經與桃園農改場的人員討論

後，決定採用今年的「台中秈 10 號」做為模式秈稻品種，並商請農改場的簡先生
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協助於年後開始育苗。稻作經五週的育苗後，於 4 月 24 日傍晚送達中央大學，

並於 4 月 25 日清晨插秧轉植於已與培養液及所添加的零價鐵或/和硫酸鹽預平衡

一晚的試驗土盆栽中(圖 3-2)。每個盆栽配有 3 欉稻，每欉有 3-5 株稻苗並保持距

離置於盆栽中(圖 3-3 A)。所有盆栽的土壤表面皆含有 3 cm 深的覆水，且因盆栽

顏色不一，為避免對於光照的吸收程度不同而造成不必要的影響，外圍皆以錫箔

紙包覆並皆置於頂樓進行露天培養(圖 3-3 B)。培養液的配方則參照 Yin et al. 

(2017)，使每個盆栽含有 3.15 g CO(NH2)2與 6.23 g KH2PO4。 

稻作培養期間除在添加肥料時需以培養液澆灌外，其餘時候皆僅以去離子水

早晚澆灌一至兩次，使其維持在含有 3-5 cm 的覆水深度。所用的肥料除了上述的

培養液外(第三週)，也添加商用的化肥(第二週，花寶 2 號水溶性肥料)及有機肥

(第四週，宜農 43 號中性複合肥料)，所施用的份量皆依包裝上所建議的濃度酌量

添加。植栽期間如有觀察到蟲害(圖 3-4 A)，初期先以手動方式除蟲，但如發現稻

葉開始出現異樣(如漸漸枯黃或當啃咬的痕跡有擴大時)，則依症狀或蟲害的種類

開始噴灑所需的市售農藥。此外，稻作於頂樓露天植栽期間因強風及大雨之故，

在發現部分稻葉有出現折損的現象後，於培養第二週後先移至三樓室內避雨，之

後移至三樓戶外陽台，並以具 50%遮陽(也可同時避風、避雨)效果之黑網遮蔽培

養(圖 3-4 B)。稻作生長期間除做影像觀察記錄外，也定期量測植作高度。 

 

 

圖 3-2 稻作經農改場五週預苗後插秧轉植於試驗盆栽中 
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(A) 

 

(B) 

 

圖 3-3 土壤盆栽培養的(A)秧苗配置與(B)頂樓露天配置 

  

(A) 

 

(B) 

 
圖 3-4 稻作盆栽培養期間所觀察到的(A)蟲害與(B)所架設遮陽 

 

3.3 孔隙水採集 

本研究由於盆栽體積較小，在有限的空間內如果藉由多管底泥鑽芯的方式採
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取根圈土壤，之後經由厭氧高速離心以取得孔隙水時(如 Su et al., 2016)，將會讓

盆栽內的土壤受到顯著地擾動而影響到根圈系統原有的氧化還原狀態，故決定利

用荷蘭的 Rhizosphere Research Products 公司所售的 MacroRhizons 採集孔隙水。

此孔隙水採集器應用在飽和土壤時可以垂直的方式直接插入土壤(~10 cm 深處)而

完成架設(如應用在非飽和土壤時，則需以 30 - 45 度角的方式插入)，不過由於頂

端插入進根圈土壤介質中的孔洞孔徑只有 0.15 µm，因此需利用注射針筒對其採

集器管徑內部產生負壓，並以木塊將針筒推進器固定住，以使土壤孔隙水隨著時

間得以進入採集器，最後流至注射針筒內方便採樣(圖 3-5 A)。此外，由於孔洞孔

徑小於 0.45 µm，故從傳統膠體化學的觀點來看，採集所得的水樣已可視為是溶

解態的樣品。然而，在採集的過程中從有添加零價鐵的組別中(即 Pots#5-12, #17-

24，參見表 3-2)，觀察到流至針筒內的孔隙水除顏色呈現黃棕色外，也明顯混濁

(圖 3-5 B)，因此注射針筒內的孔隙水水樣在移入棕色樣品瓶前，仍舊會先以孔徑

0.2 µm 的 cellulose acetate 針筒濾膜(syringe filters)過濾後再予以收集。 

保存的孔隙水樣品除了相關的金屬分析外(即總汞、甲基汞與鎘)，也需進行

與汞/鎘循環關係密切的相關生地化參數的分析。當中的某些參數如亞鐵(ferrous-

iron)，總硫化物(total sulfide)等，由於具氧化還原敏感的特性，因此對於這類樣品

的收集，必須先將厭氧血清瓶準備好(即經高純氮曝氣後封瓶)，之後將孔隙水樣

自注射針筒移出時，隨即過濾並以針頭注入厭氧血清瓶內，但自針頭排出的最初

2 – 3 mL 的水樣因需藉此排除原先存於濾膜與針頭內的氧氣，故不予以收集。所

收集的水樣如無法於一天內完成分析先置於冷凍庫保存，直到要進行分析的前一

晚才從冷凍庫取下轉置於冷藏室，解凍後即進行相關參數的分析。 

 

(A) 

 

(B) 

 

圖 3-5 孔隙水採集器於針筒所得之(A)對照組與(B)零價鐵添加組水樣 
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3.4 植栽試驗所需之化學分析 

3.4.1 土壤有機質含量(燃燒法) 

(1)  將土壤以 10 mesh 過篩使其粒徑< 2 mm 後，取約 2 g 陰乾。 

(2)  取乾淨的坩鍋和鍋蓋以 900 ± 5C 空燒後，將其移置烘箱以 105 ± 5C 烘乾

1 hr，然後移置乾燥器冷卻 45 min 後，秤重(標示為 m0)。 

(3)  取 1 g 土壤置入坩鍋中，秤重(標示為 m1)後放入烘箱，以 105 ± 5C 烘乾

16~24 hr 後，移到乾燥器冷卻 45 min，秤重(標示為 m2)，需乾燥到恆重。 

(4)  將此乾燥後含樣品之坩鍋移置高溫爐，以 550 ± 5C 加熱 2 hr 後取出，放置

乾燥器冷卻 45 min，秤重(標示為 m3)。 

(5)  利用公式底下公式求得土壤有機質含量，以重量百分比(%, w/w)表示： 

有機質含量(%) = (m2 - m3) ÷ (m2 - m0) × 100% 

 

3.4.2 土壤粒徑分析(比重計試驗法) 

此法利用 Stoke 顆粒沉降原理來決定粉土及黏土等細粒土壤(粒徑小於 0.074 

mm)之顆粒大小分佈，亦即應用不同粒徑大小的顆粒在水中沉澱速率不同的原理，

量測較小顆粒間的大小分佈狀況。分析步驟如下： 

(1)  土壤以 10 mesh 過篩陰乾後，取 50 g 置於 250 mL 錐形瓶中。 

(2)  取 40 g 的六偏磷酸鈉(NaPO3)6配製成 1000 mL 的溶液(配製完為透明無色溶

液)。 

(3)  取 125 mL 已配製好的(NaPO3)6和 50 g 的土壤到 250 mL 錐形瓶，混合均勻，

此為 Sample。 

(4)  另單取 125 mL已配製好的(NaPO3)6到 250 mL錐形瓶，混和均勻，作為Blank。 

(5)  將錐形瓶放置於振盪器上，以 250 rpm 振盪 20 ~ 24 hr。 

(6)  取出 Sample 和 Blank 倒入 1000 mL 玻璃量筒，以去離子水(18.2 MΩ.cm)補

充到 1000 mL刻度，使用石臘膜(parafilm)封口，另再用兩大片石臘膜(parafilm)

和厚紙板擋住，上下混合均勻 1 min 後再靜置。 

(7)  分別於 2、5、15、30、60、250、1440 min 時放入比重計，並記測比重計讀

數和溫度(兩分鐘讀數後，取出比重計放入另一裝有蒸餾水之量筒內，以旋轉

方式洗淨，在下一讀數前 30 秒，才將比重計置入懸浮液中) 。 

(8)  以比重計讀值換算出相對應數值 L2、L5、L15、L30、L60、L250、L1440。 

(9)  以比重計 151H 規格處理結果：L = L1 + 0.5 [L2 - (VB/A)]。 
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L = 有效深度(cm) 

L1 = 游標上刻度至液面的距離 = 10.5 cm 

L2 = 比重計總長 = 14.0 cm 

VB = 比重計體積 = 67.0 cm3 

A = 沉降圓筒截面積 = 27.8 cm2 

(10)  查表以比重(2.65 )及溫度(26C)得 K 值(0.01272)，代入 D=K√L⁄T 以求得每

個時間點之對應粒徑：D2、D5、D15、D30、D60、D250、D1440。 

(11)  計算 P = [(100000/W) × G / (G - G1)] (R - G1) 

P = 土壤在懸浮狀態下測得的比例 

R = 比重計讀值 

W = 烘箱乾燥土壤質量 = 50 g 

G = 土壤顆粒比重 = 2.65 g/cm3 

G1 = 空白溶液測得的比重計讀值 

(12)  依美國農業部 USDA 規範為分類依據(圖 3-6)，求出各粒徑(mm)對應之百分

率(P%)： 

名稱           粒徑(mm) 

砂粒(sand)        0.05-2 

坋粒(silt)        0.002-0.05 

黏粒(clay)      <0.002 

黏粒百分率(clay%) = P1440 

坋粒百分率(silt%) = P2 - P250 

砂粒百分率(sand%) = 100 - (clay%) - (silt%) 

(13)  最後根據各粒徑比例，得知該土壤質地類型(圖 3-6)。 

 

3.4.3 土壤陽離子交換容量(醋酸鈉法) 

此法將土壤樣品與過量的 1 M 醋酸鈉溶液混合，使加入的鈉離子和土壤中

可交換的陽離子產生交換後，以異丙醇或乙醇清洗，再加入中性醋酸銨溶液，用

銨離子取代已被吸附的鈉離子。最後以原子吸收或發射光譜儀或相當的方法測定

被取代的鈉離子濃度，由鈉離子濃度計算出土壤中陽離子交換容量。 
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圖 3-6 USDA 土壤三角座標分類法 

 

(1) 秤取約 2 g 的土壤樣品置於 50 mL 的離心管中 

(2) 加入 13.5 mL，1 M 的醋酸鈉容液於離心管中，震盪 5 min，再以 3000 rpm

離心 15 min。 

(3) 移出並丟棄上澄液，重複第(2)步驟 3 次。 

(4) 加入 13.5 mL，95%的乙醇於離心管中，震盪 5 min，再以 3000 rpm 離心 15 

min。 

(5) 移出並丟棄上澄液，重複第(4)步驟 2 次。 

(6) 加入 13.5 mL，中性 1 M 醋酸銨於離心管中，震盪 5 min，再以 3000 rpm 離

心 15 min，收集上澄液倒入 50 mL 的離心管中。 

(7) 重複第(6)步驟 2 次，再利用中性 1 M 醋酸銨定量至 50 mL，再利用火焰式

原子吸收光譜儀(AAS)測定[Na+]。 

(8) 結果處理： 

陽離子交換容量 (meq/100 g) = (C  V) / [W/(1+R)]  100 

C：鈉離子濃度(M)。 

V：結合洗滌液以中性 1 M 醋酸銨溶液稀釋後之最終體積(mL)。 

W：稱取經風乾之土壤重(g)。 

R：風乾土壤之水分含量。 
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3.4.4 土壤/孔隙水 pH 與 ORP 量測 

土壤與孔隙水的 pH 及氧化還原電位(ORP)之檢測則藉由可刺入式的 pH 

(CLEAN 8200)與 ORP (CLEAN 9100)電極，直接垂直插入土壤後量測 10 cm 深

處的 pH 與 ORP。pH 電極檢測前需先以 pH 4.0 與 pH 7.0 的緩衝液進行兩點校

正，且電極置入土壤後需待數值達穩定使得記錄平衡 pH 值；ORP 電極則於使用

前先以 redox 標準緩衝液(200 mV, pH 7)進行電極準確度之確認，且與 pH 電極

相同，皆待穩定/平衡後才記錄數值。此外，兩電極在插入土壤前皆需以 Kimwipes

將電極上殘留之液滴吸乾。 

 

3.4.5 可被稀鹽酸溶萃之土壤總鐵與亞鐵分析 

 可被稀鹽酸溶萃而出的鐵物種，一般被視為是晶格未定型的鐵礦，其生成與

存在常可直接反映出土壤或底泥環境中因微生物生長代謝而受到影響的鐵物種。

總鐵的部分，秤取 0.1 g 的土樣，加入 0.5 mL 混有 0.25 M hydoxylamine 與 0.25 

M HCl 的溶液進行消化與還原 1 小時，隨後取樣品上層液 0.1 mL，加入 5 mL 的

ferrozine、進行 10 min 的螯合，並利用分光光度計 (波長 562 nm) 測定吸光值，

對應檢量線得土壤總鐵濃度。亞鐵的部分，秤取 0.1 g 的土壤樣本，加入 0.5 mL 

0.5 M HCl 溶液並靜置 1 小時以進行消化，隨後取樣本上層液 0.1 mL 至 5 mL 

ferrozine 等待 10 min 進行螯合，並利用分光光度計 (波長 562nm) 測定吸光值，

對應檢量線得土壤二價鐵濃度 

 

3.4.6 土壤酸揮發性硫化物(acid-volatile sulfide, AVS)分析 

AVS 定義為含有還原態硫基的硫化合物(如 FeS, ZnS, PbS, MnS 等)其在酸性

條件下會轉換成具有揮發性的(H2S)T。主要參照 Sarah et al., (2008)固態硫分析法，

分析方法如下: 秤 1~2 g 土壤樣品至血清瓶中，加入以厭氧去離子水配置的 1 N 

HCl, 40 mL 消化 1 小時讓酸揮發性硫化物轉化成氣態的 H2S(g)。利用 purge and 

trap 的方法(如圖 3-7)將轉化成 H2S(g)的酸揮發性硫化物以 40 mL mim-1 氮氣載送

至 40 mL 的捕捉溶液(0.3M (CH3COO)2Zn + 0.12 M CH3COONa)將其捕捉至液相

中。一旦硫化物被捕捉於液相中後即可利用分析液相硫化物濃度的標準方法

Method 4500-S2-D (APHA 1998)進行分析，並經由換算後定量AVS濃度 μmole/g。 
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3.4.7 土壤鎘分析(王水消化法) 

此法讓土壤樣品以鹽酸和硝酸混合，在室溫下靜置萃取 16 hr，再加熱至沸

騰並迴流 2 hr，所得消化液稀釋至適當體積後，以火焰式原子吸收光譜儀（FAAS）

進行分析。 

(1)  為使樣品均勻化、增加表面積及提高反應效率，將樣品再研磨使通過 0.150 

mm 篩網(100 mesh)。  

(2)  稱取適量已均勻化樣品，依照「土壤及底泥水分含量測定方法－重量法

(NIEA S280)」測定水分含量。 

(3)  另取已均勻化樣品約 2 g（精秤至 1 mg），置於反應瓶中。  

(4)  以 0.5 至 1.0 mL 試劑水潤濕樣品避免揚塵發生。 

(5)  緩慢加入 14 mL 濃鹽酸，再慢慢加入 4.6 mL 濃硝酸，搖盪使充分混合均勻，

封上兩層石臘膜(parafilm)避免酸氣逸散。 

(6)  於冷凝管中加入 15 mL 的 0.5 M 硝酸溶液，將冷凝管及反應瓶依圖一方式組

裝。在室溫下靜置此裝置 16 hr，可適時將反應瓶搖晃使充分反應，反應瓶中

會附著許多的黃棕色酸性液體。 

(7)  緩慢加熱溶液至迴流溫度，使溶液在沸騰狀態下維持約 2 hr。加熱程度需能

使迴流區段維持在冷凝管高度之三分之一以下。 

(8)  消化樣品經冷卻至室溫後，將溶液經由冷凝管加入反應瓶中，以約 10 mL 0.5 

M 硝酸溶液沖洗吸收管及冷凝管，並收集於反應瓶中。  

(9)  將反應瓶中溶液利用濾紙過濾倒入 100 mL 量瓶，剩下無法倒入的黏稠溶液

以 0.5 M 硝酸溶液沖洗，並將過濾收集消化液倒入於 100 mL 定量瓶中。 

(10)  消化液以 AAS 定量分析。 

 

 

圖 3-7 AVS 之 purge and trap 配置 
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3.4.8 土壤總汞分析(US EPA Method 1631) 

秤取 0.5~1.5 g 的土壤樣品至鐵氟龍管，加入 8 mL 的濃鹽酸與 2 mL 的硝酸

進行消化至隔夜，隔夜後加入強氧化劑 BrCl (0.07 N) 25 mL 進行氧化至隔夜(確保

汞以二價型態存在於液相且避免汞在容器瓶壁上沾黏)。氧化一天後取出 1 mL 樣

品並加入 0.2 mL hydoxylamine 將過量的氧化劑BrCl還原(防止總汞濃度的低估)，

隨後取適量樣品，添加 0.5 mL 的強還原劑 SnCl2於 purge and trap 的系統將二價

汞還原成氣態的元素汞，曝氣 20 min 並利用汞齊捕捉，最後將汞齊放置於熱脫附

系統，以 CVAFS (cold vapor atomic fluorescence spectroscopy)定量總汞濃度。 

 

3.4.9 土壤序列萃取(鎘) 

本計畫利用 Tessier et al. (1979)所發展的序列萃取方法瞭解鎘在植栽土壤中的

型態分佈，尤其是屬於「生物可利用性」的相態，步驟如下： 

 

Fraction 1. Exchangeable 

(1) 秤取約 2g 的土壤樣品置於 50ml 的離心管中。 

(2) 添加 16ml 的 1M NaOAC(用 NaOH 調整 pH 值為 7)，震盪 1 小時。 

(3) 震盪完後，使用高速離心機以 4000rpm 離心 20 分震盪完後，使用高速離心

機以 4000rpm 離心 20 分鐘。 

(4) 震盪完後，使用高速離心機以 4000rpm 離心 20 分鐘。 

(5) 取得上清液，再使用 0.45μm小飛碟過濾到新的 50ml 的離心管中。 

(6) 使用 16ml 蒸餾水清洗原樣品離心管，待 AA 測。 

 

Fraction 2. Bound to Carbonates 

(1) 原樣品離心管加入 16 mL 1 M NaOAC (用 HOAC調整 pH 值為 5) ，震盪 5 h。 

(2) 震盪完後，使用高速離心機以 4000 rpm 離心 20 min。 

(3) 取得上清液，再使用 0.45 μm小飛碟過濾到新的 50 mL 的離心管中。 

(4) 使用 16 mL 蒸餾水清洗原樣品離心管，待 AA 測。 

 

Fraction 3. Bound to Iron and Manganese Oxides 

(1) 原樣品離心管加入 40 mL 0.4 M NH2OH.HCl，加熱 96℃± 3℃ 6 h。 

(2) 加熱完後，使用高速離心機以 4000 rpm 離心 20 min。 

(3) 取得上清液，再使用 0.45 μm小飛碟過濾到新的 50 mL 的離心管中。 

(4) 使用 16 mL 蒸餾水清洗原樣品離心管，待 AA 測。 
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Fraction 4. Bound to Organic Matter 

(1) 原樣離心管加入 6 mL 0.02 M HNO3和 10 mL 30% H2O2，加熱 85℃± 3℃ 2 h。 

(2) 加熱完後，加入 6 mL 30% H2O2，加熱 85℃± 3℃ 3 h。 

(3) 冷卻後，加入 10ml 3.2 M NH4OAC加蒸餾水到刻度 40 mL，在震盪 30 min。 

(4) 使用高速離心機以 4000 rpm 離心 20 min。 

(5) 取得上清液，再使用 0.45 μm小飛碟過濾到新的 50 mL 的離心管中。 

(6) 使用 16 mL 蒸餾水清洗原樣品離心管，待 AA 測。 

 

Fraction 5. Residual 

(1) 原樣品離心管的樣品使用王水消化法。 

 

3.4.10 孔隙水硫酸鹽與硝酸鹽濃度定量 

孔隙水採集器收集得到的硫酸鹽、硝酸鹽(與 DOC)水樣經 0.2 m 針筒濾膜

過濾後，先移置已事先酸洗好的棕色玻璃樣品瓶中，再立即將樣品瓶保存於-20C

的冷凍庫中，直到分析的前一晚才由冷凍庫移至冷藏室解凍，隔天進行分析。各

盆栽不同土壤處理組的孔隙水中硫酸鹽與硝酸鹽定量採用經美國環保署認證過

的 HACH Method 8051 (等同於 USEPA Method 375.4)及 8192 檢測。這些方法在

使用 HACH 公司所提供的試劑套組下，可分析的硫酸鹽濃度範圍落在 2-70 mg/L

之內，即 0.02-0.73 mM (as SO4
2-)，其分析的原理乃是利用硫酸鹽易與鋇反應生成

硫酸鋇沉澱，藉由濁度的偵測而量化硫酸鹽的濃度，所使用的波長為 520 nm (所

對應的是 program 680)；至於可分析的硝酸鹽濃度則介於 0.01-0.50 mg/L。 

 

3.4.11 孔隙水 DOC 濃度定量 

孔隙水中所含的溶解性有機碳(DOC)同樣是利用 HACH 商用的試劑套組及

其 Method 10129 分析(所對應的是 program 427)，可涵蓋的範圍為 0.3-20.0 mg/L 

(as carbon)，屬於低濃度範圍的套組。此法的原裡在於先將水樣酸化，藉由開放狀

態下的攪拌讓原存於溶液中的無機碳揮發，之後再藉由過硫酸鹽的添加將樣品密

閉迴硫消化 2 hr，使其中的有機碳被氧化成二氧化碳，並被管內的 pH 指示劑吸

收而顯色，最後在 610 nm 波長下定量碳酸濃度，進而得知 DOC 濃度。 

 

3.4.12 孔隙水硫化物濃度定量 
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孔隙水之硫化物分析主要是參照標準方法中的亞甲藍(methylene blue)方法，

即 Method 4500-S2-D, F (APHA 1998)。在厭氧的環境下(即利用 Hungate anaerobic 

technique)取出 7.5 mL 的水樣並同時加入 0.5 mL 的 amine-sulfuric 和 0.15 mL 的

FeCl3 至離心管中，上下倒置後靜置 3 分鐘，隨後加入 1.6 mL (NH4)2HPO4後再

靜置 3 min，待沉澱物沉降後取出適量上澄液，以分光光度計 (波長 662 nm) 對

應檢量線定量硫化物濃度。另外，建構檢量線時各標準品的濃度則另外依照標準

方法中的碘量滴定(iodometric titration)予以標準化後再讀取上述的亞甲藍吸光值，

以確定。此法的偵測範圍為 0.01 – 0.7 mg/L (as S2-)，即 0.3 – 22 M。 

 

3.4.13 孔隙水亞鐵濃度定量 

亞鐵(即二價鐵)的分析主要參考 Lovley et al. (1987)的 ferrozine 比色法進行定

量，其步驟為在厭氧的條件下取 0.1 mL 的水樣 (若樣品濃度太高，則可利用 0.5 

M HCl 稀釋，須注意稀釋倍率)加入於 5 mL ferrozine 進行螯合、等待 10 min，並

利用分光光度計 (波長 562 nm) 測定吸光值，對應檢量線以得水樣的亞鐵濃度。

此法的偵測範圍可在 1 - 1000 M。 

 

3.4.14 孔隙水鎘濃度定量 

孔隙水鎘樣品經採集器轉移至已經嚴格酸洗的棕色樣品瓶後，隨即以加入濃

硝酸(0.15% , w/w)冷藏保存，並於兩週內 AAS 完成分析(228 nm, 0.01 – 1.0 mg/L)。 

 

3.4.15 孔隙水汞濃度定量(US EPA Method 1631) 

秤取適量水樣，加入 0.2 N BrCl (加入體積為 0.5 %水樣體積)使將水樣中汞皆

氧化成二價無機汞並擱置隔夜，氧化後的水樣與土壤汞分析相似，上機分析前加

入 0.2 mL hydoxylamine 至樣品，並添加上述樣品 1 mL 與 0.5 mL SnCl2 於 purge 

and trap 系統將二價汞還原成元素汞進行捕捉，最後以 CVAFS 偵測總汞濃度。 

 

3.4.16 米粒鎘濃度定量 

秤取約 0.25 g 的稻米粉末放入鐵氟龍管中，加入 8 mL 的 HNO3 後置於室溫

下消化 2 h，再加入 3 mL 的 30% H2O2放置隔夜，之後置於水浴中加熱 96±3℃ 5 

h，消化完後使用針頭過濾器( 0.22 m)並稀釋至 50 mL。 
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3.4.17 米粒汞濃度定量 

將 0.2~1.5 g 的稻米樣品消化於 10 mL 的濃硝酸與濃硫酸的混合液中(混合液

製備方法:將 300 mL 的濃硫酸倒至 700 mL 的濃硝酸中) 並在室溫下靜置消化最

少 4 小時，室溫消化後將樣品加熱至 95oC 約並維持莫 2~3 小時，使得剩餘有機

物能夠完全被分解。加熱後樣品加入 0.02 N 的 BrCl 至 40 mL，放置 4 小時 (防

止瓶壁上有汞的黏附)。 氧化後的樣品加入 0.2 mL hydoxylamine 以防止總汞濃度

的低估，並取適量的上述樣品與 0.5 mL 的強還原劑 SnCl2於 purge and trap 的系

統中，將二價汞還原成氣態的元素汞並進行捕捉，最後以 CVAFS 定量總汞濃度。 

 

3.5 吸附材樣品前處理 

本研究以農業廢棄物所製作的含碳材料包括水熱合成碳(hydrothermal char)、

生物碳(biochar)與活性碳(activated carbon)等作為吸附劑，旨在探討以農業廢棄物

所製成的碳材對於 Cd 的吸附效率。目前已選用柚木、黃金革、洋蔥、樟樹樹葉

以及玉米梗等農業廢棄物進行試驗，若這些吸附材同時在去離子水及孔隙水的環

境下可獲得良好的鎘吸附效果，未來考慮將合成的吸附碳材與土壤混合，藉此測

試是否能實質的降低鎘甚或是相同化學性質的重金屬在農地根圈土壤的生物有

效性，以減少稻作或其他作物根部對於重金屬的攝取吸收，避免作物的生長與收

成後的食安受到影響。此部分的實驗規劃如圖 3-8 所示。 

柚木主要源自於製作木製品工廠廢棄材料，黃金革與樟樹的葉子收集自大學

校園之落葉，而洋蔥及玉米梗則是由中壢傳統市場收集而得。樣品收集後需經前

處理程序，首先須先將收集的農業廢棄物以清水洗淨，其目的主要為去除樣品上

的附著物與灰塵，然後將樣品放入 70oC 烘箱中乾燥 48 hr 以去除多餘的水分，經

乾燥後的樣品以磨碎機將樣品磨碎，之後將磨碎過的樣品使其通過 2.0 mm 的篩

網，完成後的樣品將置入玻璃瓶，再將玻璃瓶放入乾燥箱中保存，直到實驗使用。 
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圖 3-8 合成碳材料之實驗規劃流程 

 

3.6 碳材料製作程序 

3.6.1 水熱碳製作方式 

水熱碳主要以水熱合成法製作出碳材料，水熱合成法為在高溫與高壓的反

應條件下進行反應，在本研究中則是將農業廢棄物以此方式進行碳化，目前所

使用的實驗步驟如下。 

(1) 取 10 g 經前處理後的農業廢棄物與 120 mL 之去離子水混合，然後將溶液倒

入鐵氟龍罐中，並將鐵氟龍罐置入高壓釜中鎖緊。 

(2) 將高壓釜置於烘箱中，並於 190oC 的條件下反應 24 hr。 
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(3) 反應完成後經由過濾將溶液中的固體與液體分離，然後將固體浸泡於 0.1 M 

HCl 溶液中 30 min。 

(4) 待反應完全後將固體取出並用去離子水清洗直到 pH 值接近中性。 

(5) 將樣品放入 105oC 烘箱中去除水分即可獲得水熱合成碳。 

 

3.6.2 生物碳製作方式 

生物碳為將農業廢棄物在高溫缺氧的條件下進行碳化，由於缺氧因此合成的

碳材料損失較小，且未經活化程序，因此製作成本較活性碳低，同時亦可保留部

分表面官能基。目前所使用的實驗步驟如下。 

(1) 取 20 g 經過前處理之樣品，然後將樣品置於坩鍋中並加蓋。 

(2) 在缺氧的環境下以 30C/min 的升溫速度加熱至 800C 持溫 4 hr。 

(3) 反應完成後所獲得的樣品以 0.1 M 的 HCl 清洗。 

(4) 使用去離子水清洗樣品至 pH 達穩定。 

(5) 將水分在烘箱中去除後即可獲得生物碳。 

 

3.6.3 活性碳製作方式 

活性碳過去較常使用椰子殼製作，但事實上只要富含纖維素的農業廢棄物均

可能製成活性碳，活性碳的合成可以分成碳化與活化兩種程序，但也可以將兩部

分一併進行，在本研究中，考慮以先前水熱合成的程序作為碳化步驟，然後以碳

酸鉀 (K2CO3)為活化劑在缺氧的條件下進行活化，實驗的步驟如下： 

(1) 取 10 g 碳化後所形成之水熱合成碳，加入 1.75 倍重量的碳酸鉀。 

(2) 再加入 100 mL 去離子水，將溫度控制 50C 下混和攪拌 30 min，放入 105C

的烘箱烘乾 24 hr。 

(3) 乾燥後將樣品置入高溫爐中，於 800C 條件下燃燒 4 hr，於常溫下冷卻至室

溫。 
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(4) 冷卻後進化活性碳酸洗(取 0.1 M 鹽酸 250 mL 倒入燒杯攪拌洗淨)，過濾後，

以去離子水洗樣品，直至 pH 接近 7。 

雖然活性碳的製作亦可藉由生物碳經活化製成，但目前的研究中顯示，活化

與碳化可以合併成同一步驟完成，此步驟可以略過生物碳，直接以農業廢棄物製

作活性碳，在本研究中考慮分析水熱合成碳在經活化後表面官能基的改變，因此

將以合成的水熱合成碳經活化程序製作出活性碳，以觀察表面官能基之變化情形。 

 

3.7 樣品表面性質分析 

合成的樣品需進行表面性質分析，才能夠討論其吸附機制，主要使用分析的

設備包括電子顯微鏡(Scanning electron microscopy, SEM)、元素分析儀(X-ray 

photoelectron spectroscopy，XPS)、BET (Brunauer-Emmett-Teller)表面積分析儀、

傅立葉轉換紅外光譜(Fourier transformed infrared spectra, FTIR)，現將分析的目的

敘述如下。 

 

3.7.1 SEM (scanning electron microscopy) 

經由掃描式影像的分析，可以觀察合成物質之外觀與形狀，同時也可以了解

合成材料之顆粒大小，並判斷經活化過程後，活性碳表面形式是否產變化。對於

生物碳與水熱合成碳而言，同樣地藉由 SEM 可以觀察其形狀與外觀之差異。為

利用電子束掃描樣品表面從而獲得訊息，場發式電子顯微鏡可提供較高的解析度，

最高放大倍率可達 200,000~500,000 倍，本研究中所使用之 SEM 廠牌為 Hitachi 

S-3000N。 

 

3.7.2 BET (Brunauer-Emmett-Teller)表面積 

未經活化之活性碳將呈現實體結構，僅具備低表面積，但活化後之活性碳隨

活化溫度不同或活化試劑不同大小之比表面積，經由氮氣吸附曲線經由傳統理論

分析，可獲得所活化前後活性碳之表面積、平均孔洞大小以及孔洞大小分佈，此

性質對於合成材料的吸附能力將有重大影響。對於生物碳而言雖然比表面積較活

性碳低，但仍可能具備數百 m2/g 的比表面積，因此仍有測定比表面積的需要，對

於水熱合成碳而言，雖然相對比表面積較低，但仍可以此與前述兩種合成材料比

較並澄清對重金屬離子之吸附機制。目前所使用的孔洞分析儀(測 BET 表面積)之

廠牌為 Micromeritics，型號為 ASAP 2020。 
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3.7.3 元素分析 (X-ray photoelectron spectroscopy, XPS) 

XPS 其全名為 X 射線光電子能譜，可以用於分析元素組成。 藉由其分析活

性碳表面之 C、O、H 等元素含量，或所選擇的農業廢棄物具有較高的 N 或 S 元

素含量，也可藉由元素分析獲得所占比例。所合成的活性碳其表面官能基以 OH

與 COOH 為主，當 O 含量愈高代表合成材料對重金屬可能具有較高之吸附容量，

同時O/C元素之比值也可以代表合成材料的表面極性。目前使用之廠牌為 Thermo 

Scientific。 

 

3.7.4 FTIR(Fourier transformed infrared spectra) 

觀察傅立葉轉換紅外光譜，了解活化前後活性碳表面官能基之變化，通常高

溫活化下表面官能基之數量將減少，目前推估對於所合成之材料，表面主要官能

基仍為 OH 與 COOH，藉由 FTIR 光譜可以間接判斷對於重金屬可能的吸附機制。

目前所使用之 FTIR 儀器之廠牌為 Jasco，型號為 FT/IR-4200。 

 

3.8 使用的儀器設備 

除了表面性質分析儀器外，在本研究中尚須使用一些儀器設備進行吸附實驗

與協助分析，現將這些儀器的用途與廠牌列出如下。 

磁石攪拌器：配置溶液時使用，利用磁石攪拌(廠牌 Fargo，型號 HM-102)將

溶質與蒸餾水以固定濃度加入密閉容器中， 經磁石攪拌使其混合均勻。 

烘箱：本研究所使用廠牌 Cherng Huei，最高溫度為 200C，主要針對樣品乾

燥，燒杯、血清瓶、三角錐瓶等容器使用後在置於烘箱中以 50C 溫度烘乾使用。

此外在合成碳材料後需要將水分烘乾，烘箱最高溫度可達 200C，含水分樣品可

在此烘箱中進行乾燥。 

高溫爐：由於在本研究中所合成的碳材料需在高溫 800C 的條件下鍛燒，因

此需使用高溫爐進行鍛燒，本研究所使用之高溫爐最高溫度可達 1200C，廠牌為

DENG YNG，型號為 DF-40。 

精密電子天平：以天平稱取適量的樣品時秤重使用。在室溫下中操作。廠牌

為 Precisa (XS 225A)可精秤至 0.0001 g。 
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恆溫水槽震盪器：利用水平震盪器使以進行吸附平衡測試。使用的往復式震

盪機型號 BT-350D，在室溫下操作，一般控制數度為 150 rpm，但可同時利用水

浴方式控制實驗溫度。 

原子吸收光譜儀 (AA)：本研究所使用之原子吸收光譜儀購自 GBC，型號為

Z-5000，主要利用其分析溶液中重金屬離子的濃度，樣品經前處理後，利用比耳

定律分析重金屬的元素的濃度與含量。 

 

3.9 吸附平衡實驗 

因為溶液的 pH 值將明顯影響吸附結果，在考慮避免重金屬沉澱的情況，同

時又減少 H+ 與重金屬競爭吸附位置，因此在所有吸附平衡實驗中，溶液的 pH

值均將控制在 5，以下為對重金屬吸附平衡實驗所進行的步驟。 

(1)  取一定量吸附劑於離心瓶中。 

(2)  配製不同濃度之金屬溶液分別加入離心瓶中。 

(3)   以 0.5 或 0.1 M 之 NaOH 與 H2SO4 調整 pH 至 5。 

(4)   於室溫下置於震盪器中，以 150 rpm 震盪 24 hr。 

(5)   震盪完成後，在室溫下靜置 3 hr 以上。 

(6)   取上澄液過濾後利用 AA 分析溶液中重金屬之濃度。 

當吸附實驗完成後可以藉由實驗所獲得之結果估算出吸附劑對於污染物之

最大吸附容量，目前最常見的兩種吸附等溫線Freundlich (方程式3-1) 與Langmuir 

(方程式 3-2) 模式如下，可以藉此觀察吸附特性或估算吸附容量。 

Q= x/m = KF C1/n                       (4-1) 

                     (4-2) 

 

方程式(3-1)中 Q 為吸附量(mg/g)，x 為污染物重量(mg)，m 為吸附劑重量(g)，

KF為平衡常數，C 為污染物在溶液中之平衡濃度(mg/L)， n 為 Freundlich 方程式

中之經驗常數，方程式(3-2)中除與方程式(3-1)中相同之參數外，KL 則代表

Langmuir 方程式之吸附平衡常數，b 代表最大吸附量。在方程式(3-1)中 n = 1.0 時

CK1

CbK
Q

L

L




m
x
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代表作用機制為分佈或是無吸附位置競爭，n >1.0 時代表有機物與吸附劑間具高

親和力，n <1.0 代表有機物與吸附劑間具有較差之親和力，由於目前推估所合成

脂吸附劑對於重金屬離子具備高親和力，因此也預期可以由 Langmuir 方程式是

計算出污染物最大吸附量(b 值)。 

 

3.10 研究進度及預期完成之工作項目 

 

表 3-2 研究進度及預期完成之工作項目(甘特圖) 

年月 

 

工作項目 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 

備 

註 

1. 文獻收集整理              

2. 稻作植栽試驗              

3. 吸附材取得製備              

4. 吸附劑特徵分析              

5. 水相等溫吸附試驗              

6. 孔隙水鎘減量模式              

7. 吸附縮模試驗              

8. 數據分析整理              

9. 期末報告撰寫結案              

10.期中查核點       ※       

11.期末查核點            ※  

工作進度估計百分比

(累 積 數) 

5  

% 

10

% 

20

% 

30

% 

35

% 

45

% 

50

% 

60

% 

70

% 

85

% 

90

% 

100

% 

 

預定查核點 

期中 

文獻收集完成、稻作植栽試驗前期土壤/孔隙水分析、

吸附材取得/製備完成、吸附材表面性質特徵分析完成、

水相等溫吸附批次試驗開始進行 

期末 

水相等溫吸附批次試驗完成、孔隙水鎘濃度減量模式

推估完成、吸附縮模試驗完成、稻作植栽試驗完成、  

數據分析與整理完成、結案報告撰寫完成 
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第四章 結果與討論 

 

4.1 試驗土壤性質 

本期盆栽試驗所採用的土壤，其 sand (0.05 – 2 mm)、silt (0.002 – 0.05 mm)與

clay (< 0.002 mm)三成份的組成平均佔比經分析後，分別為 37.25、28.99 以及

33.77%，而根據 USDA 的土壤質地分類準則來看(圖 3-6)，具有如此配比的土壤

應屬於 clay loam。一般而言，水稻栽種時所需要的多是屬於保水力較高的土壤，

因此若依照 International Rice Research Institute (IRRI)的建議，以 silt clay 及 silt 

clay loam兩類土壤為較佳的選擇；即使如此，基於本期試驗所使用的土壤在分類

上仍具有 clay的性質，因此依舊屬於適合作為水稻栽種之用土。而在有機質與鎘

的含量上，試驗土壤分別含有 5.18  0.17%的有機質濃度，以及 8.12  0.87 mg/kg

的鎘濃度，兩者皆符合當初的預期，特別是在土壤鎘的含量上，除了與當初台境

公司 5 – 10 mg/kg的 XRF測值相當外，也是一般會採取翻轉稀釋法的土壤鎘濃度

範圍。整體而言，本期所採集的污染土壤若從質地、有機質含量、以及含鎘濃度

來看，尚屬於可作為盆栽試驗用之土壤。 

 

圖 4-1 植栽土壤所含的汞、鎘、鋅、銅濃度。括弧內的數字代表此金屬的農地

管制標準值(ppm)。 
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然而，當進一步的分析此土壤內的其他親硫重金屬如鋅、汞以及銅的濃度時

發現，除了汞(~ 0.06 ppm)尚屬於一般的環境背景值外，鋅濃度(~ 302 ppm)已達

260 ppm的農地監測標準值，銅(~ 432 ppm)更已經超過 200 ppm的農地管制標準。

由此可知，本期所用之土壤不單單只是鎘濃度超標，實則屬於多重重金屬污染之

土壤。由於本次植栽試驗並未採集乾淨無污染的農地土壤做為對照組，因此試驗

所得的結果僅能說明相較於此污染土壤，經零價鐵與硫酸鹽調整後的土壤是否對

於特定金屬的現地穩定作用得已提升，並進而影響稻作對此特定金屬的攝取與累

積(於糙米)的能力。 

 

4.2 稻作生長 

本期稻作台中秈 10 號先經農改場協助育苗五週，在四月二十五日插秧轉植

於盆栽後，除了第二週部分盆栽中的幼苗因受頂樓疾風大雨的環境影響下而出現

些微折損的現象外，初期(成活期)於各組盆栽並無發現顯著的生長差易，而且在

移至陽台花圃區域栽培後，雖偶有觀察到毛蟲現蹤需稍為動手除蟲，但此時也都

可以觀察到隱翅蟲的出沒，代表整個盆栽維持著一個穩定的生態系統平衡，尚不

需要施用農藥。 

 

(A) 

 

(B) 

 

圖 4-2 稻作插秧於盆栽後，在(A)栽培至第二十五日尚未未施用農藥時，與(B)栽培至

第二十五日已施用農藥後的生長情形。各盆栽所含的試驗土壤由左至右分別為：第一

排的 High Fe/High Sulfate試驗組、第二排的 Low Fe/High Sulfate試驗組、第三排的

High Sulfate試驗組、第四排的 High Fe試驗組、第五排的 Low Fe試驗組，以及第六

排無做任何添加的 Control對照組。最右排(Pots #25, 26)亦為對照組，但為當初葉面受

風雨影響較深的盆栽。 
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表 4-1 稻作栽培日誌記錄 

日期 栽培措施 

04/25 插秧，盆栽置於頂樓(露天)位於環工所與化材系中間之位置 

05/02 為防下雨(05/03)先將所有盆栽搬移到 5樓室內 

05/04 搬回頂樓室外 

05/07 加肥料(花寶化肥) 

05/08 風大從頂樓搬到 3樓室內沙發區 

05/09 從 3樓室內沙發區移到 3樓戶外陽台花圃 

05/16 Pot #1、4、5長出藻類 

05/20 施肥(同初肥培養液) 

05/22 

 噴灑賽洛寧(二化螟蟲等昆蟲) 

 Pot #1、2有很多孑孓(Pot #1長得較#2好) 

 Pot #5~16生長良好 

 Pot #17~24生長不佳(葉子頂端發黃，以#20長的最差) 

05/23 噴嘉賜黴素(稻熱病) 

05/29 加肥料(宜農 43號有機肥) 

05/31 噴嘉賜黴素 

06/05 噴嘉賜黴素 

06/07 噴賽洛寧 

06/10 噴嘉賜黴素 

07/09 搬到 3樓沙發區(颱風來襲) 

07/12 從 3樓沙發區移到 3樓花圃；噴嘉賜黴素、賽洛寧 

07/16 噴嘉賜黴素；pot4、8葉子枯黃的狀況比較嚴重 

08/20 採稻穗(還有綠色的稻穗在養) 

 

不過，當進入分櫱期後約莫在第三週的末期時，栽種於不同土壤的稻作開始

出現生長差易：添加零價鐵的盆栽土壤(Pots #5-12)，其稻作的生長高度較其他組

別優越；而土壤有添加硫酸鹽的盆栽，除生長明顯地較矮小外，尤其是同時添加

硫酸鹽與零價鐵的盆栽，葉面也開始轉黃，而且此現象持續加劇且惡化(圖 4-2A)。

與此同時，各盆栽也開始出現鳞翅目的昆蟲駐足於莖葉上。經與中壢地區的農會

人員請教後，對方說明葉面轉黃的稻作應開始呈現稻熱病的症況，需盡快施用嘉

賜黴素(Kasugamycin)，而蟲害的問題則藉由賽洛寧的噴灑獲得解決。事實上，上

述的問題確實在嘉賜黴素每週施加兩次與賽洛寧只要有觀察到鳞翅目昆蟲即施

用後得到改善(圖 4-2 B)，但癥結點在釐清有出現生長問題的盆栽組別其土壤與孔

隙水中的鹽類與重金屬如鋅、鉛、銅等濃度與生長正常的組別並無明顯差別，以

及與來訪查具有農務經驗的謝副組長討論後，發現應該極有可能是這些組別因黑
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網遮蔽使得日照相對不足所導致。盆栽的擺設經調整後也的確讓#13-24組別的稻

作生長正常。 

所有的盆栽在八月下旬全部完成稻作採收，整個過程的栽培日誌示於表 4-1，

而生長歷程則示於圖 4-3與圖 4-4。 

 

4.3 土壤孔隙水之生地化參數分析 

為了解栽種土壤不同的地化調控是否會顯著影響鎘與汞在根圈土壤的生地

化循環以至於其生物有效性是否降低，我們在稻作栽培四週後開始採集根圈土壤

週圍孔隙水樣品，並針對相關的生地化參數進行分析，包括硫酸鹽、總硫化物、

亞鐵、溶解性有機碳、pH、ORP、以及重金屬等，分析所得的數據呈現於表 4-2 

(土壤)與表 4-3 (孔隙水)。 

從表 4-2的土壤 ORP數據可知，在經過四週的稻作栽種後，根圈土壤環境的

整體狀態已呈現厭氧，且有添加零價鐵的組別，其整體的 ORP顯著地較其他組別

為低。不過特別的是，單獨添加硫酸鹽的盆栽土壤，如果因硫酸鹽的添加而實質

刺激硫酸鹽還原菌(SRB)的生長的話，理當呈現較鐵還原更為厭氧的狀態，然實

情卻是其 ORP不僅不比添加零價鐵的組別低外，甚至高於控制組(-3.68 vs. -48.72 

mV)，且在整個覆水時期皆維持在此狀態。而由同時添加零價鐵與硫酸鹽的組別

(Pots #17-24))所得的 ORP與單獨添加零價鐵的組別相差無幾來看，硫酸鹽的添加

在我們的試驗土壤中確實沒能有效刺激 SRB 的生長，系統的氧化還原狀態主要

還是由鐵還原菌(FeRB)在掌控。 

土壤 ORP的數據似乎也反映出未額外添加零價鐵的盆栽，其覆水時期系統的

氧化還原狀態徘徊在硝酸鹽還原(即脫硝)與鐵還原之間。事實上，若進一步檢視

孔隙水中的硫酸鹽與硫化物的濃度時，可發現在所有添加硫酸鹽組別的土壤中，

硫酸鹽濃度在整個覆水時期的確沒有明顯下降，且其硫化物的濃度相較於其他組

別，也無明顯升高的趨勢。除此之外，各組別的土壤 AVS測值皆低且無所差別，

此也與孔隙水的硫酸鹽濃度與硫化物濃度表徵相呼應。 

造成硫酸鹽添加的組別沒有按預期的效果運作，其背後的原因值得進一步推

敲。從系統可測到硝酸鹽的結果來看，我們推測可能與肥料內含硝酸鹽有關，因

硝酸鹽可持續與亞鐵反應生成三價鐵而讓系統無法往硫酸鹽還原的狀態前進

(Senn and Hemond, 2002)，然實際原因為何仍需要進一步利用可完善控制的縮模

試驗予以驗證才可得知。 
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(B) 
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(D) 

 

(E) 

 

(F) 

 

圖 4-3 稻作於盆栽內生長(A) 2週、(B) 3週、(C) 4週、(D) 5週、(E) 6週、(F) 7週之相片記錄 
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(E)  

 

(F) 

 

圖 4-4 稻作於盆栽內生長第(A) 8週、(B) 10週、(C) 11週、(D) 14週、(E) 16週、(F) 18週之相片記錄 
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表 4-2 盆栽根圈土壤的相關生地化參數測值 

Treatment pHa pH 
ORPa 

(mV) 

ORP 

(mV) 

Fetot
 

(mol/g) 

Fe(II) 

(mol/g) 

AVS 

(mol/g) 

F1 + F2 

(mg/kg) 

F3 

(mg/kg) 

F4 

(mg/kg) 

Blank (control) 

6.24 

 
0.10 

6.12 

 
0.18 

-48.72 -87.98 

33.09 

 
10.72 

30.96 

 
6.42 

0.25 

 
0.10 

2.03 

 
0.20 

5.72 

 
0.23 

0.65 

 
0.08 

Low Fe(0) 

6.47 

 
0.13 

6.40 

 
0.32 

-106.98 -97.00 

48.03 

 
7.60 

41.06 

 
31.71 

0.09 

 
0.05 

2.00 

 
0.20 

5.95 

 
0.31 

0.77 

 
0.11 

High Fe(0) 

6.75 

 
0.09 

6.50 

 
0.09 

-211.70 -102.75 

70.95 

 
8.35 

68.67 

 
10.49 

0.11 

 
0.07 

1.97 

 
0.14 

6.08 

 
0.39 

0.68 

 
0.17 

High S(VI) 

6.19 

 
0.05 

5.63 

 
0.25 

-3.68 2.13 

17.55 

 
4.17 

2.92 

 
1.25 

0.12 

 
0.04 

1.80 

 
0.27 

5.87 

 
0.20 

0.76 

 
0.06 

Low Fe(0)-High S(VI) 

6.44 

 
0.03 

6.14 

 
0.18 

-125.25 -83.58 

32.65 

 
2.96 

26.37 

 
5.53 

 1.55 

 
0.08 

6.06 

 
0.17 

0.75 

 
0.08 

High Fe(0)-High S(VI) 

6.74 

 
0.09 

6.31 

 
0.43 

-199.75 -170.30 

44.21 

 
11.84 

30.79 

 
4.05 

 1.51 

 
0.28 

6.15 

 
0.07 

0.70 

 
0.04 

a栽種第一個月時的量測值，其餘未標示者皆為栽種第三個月時的量測值 
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表 4-3 盆栽根圈孔隙水的相關生地化參數測值 

Treatment 
Sulfatea 

(mM) 

Sulfate 

(mM) 

Sulfide 

(M) 

Nitrate 

(M) 

Fe(II)a 

(M) 

Fe(II) 

(M) 

DOC 

(mM) 

Cu 

(g/L) 

Zn 

(g/L) 

Blank (control) 

0.28 

 
0.19 

0.42 

 
0.31 

0.63 

2.86 

 
1.28 

0.70 

 
0.35 

1.21 

 
0.01 

> 1.67 15.3 

36.88 

 
7.67 

Low Fe(0) 

0.22 

 
0.27 

0.30 

 
0.29 

0.63 

4.29 

 
0.58 

1.21 

 
1.14 

4.02 

 
1.53 

> 1.67 NDb 

11.60 

 
6.74 

High Fe(0) 

0.51 

 
0.23 

0.47 

 
0.39 

0.94 

4.11 

 
0.68 

0.45 

 
0.22 

3.80 

 
1.22 

> 1.67 ND 

1.93 

 
1.27 

High S(VI) 

4.16 

 
1.81 

4.32 

 
1.96 

0.63 

6.07 

 
0.92 

0.56 

 
0.25 

5.96 

 
5.50 

> 1.67 20.45 

36.73 

 
21.59 

Low Fe(0)-High S(VI) 

11.11 

 
3.10 

10.35 

 
2.43 

0.63 

3.39 

 
0.68 

2.40 

 
2.01 

11.57 

 
9.47 

> 1.67 ND 

9.97 

 
8.95 

High Fe(0)-High S(VI) 

6.32 

 
3.52 

5.77 

 
3.41 

0.55 

6.43 

 
0.71 

0.88 

 
0.54 

7.25 

 
3.74 

> 1.67 ND 

1.97 

 
1.32 

a栽種一個月時的量測值，其餘未標示者皆為栽種三個月時的量測值 
b低於偵測極限，以 non-detectable (ND)表示 
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另外，從表 4-2 的土壤 pH 測值也可觀察到，零價鐵的添加確實能顯著提高

土壤孔隙水的 pH 值，且整體 pH 值上升的程度與零價鐵所添加的量成正相關，

但孔隙水中的亞鐵濃度雖然在覆水後期有些微上升，卻仍然偏低，無法真正反映

出系統所加入的零價鐵濃度。不過，當進一步檢視土壤中的鐵物種濃度時，可知

絕大部分因鐵還原菌的代謝所生成的二價鐵物種皆吸附或沉澱在固相介質中，以

至於在水溶液相所得的測值甚低。此外，從各盆栽組別的土壤三價鐵物種的濃度

分佈也可看出零價鐵的添加濃度越高，易被微生物利用的總鐵物種濃度也越高。

另外值得一提的是，從表 4-2 中的總鐵與亞鐵濃度的差異可知本期研究所使用的

土壤晶格未定的三價鐵濃度約在 15 mol/g，比本團隊之前在北投與龍井所測得

的 10 mol/g 較高，代表著我們所添加的零價鐵濃度未達原本預期的 5 倍，至多

達到 3.3 倍左右，暗示著對於鎘或汞的穩定效果或許會有所折扣。 

 

4.4 地化調控對於鎘與汞的穩定性影響 

圖4-5顯示添加零價鐵與/或硫酸鹽的處理組(Ct)與未做任何添加的對照組(Cb)

孔隙水中的鎘濃度比值，此比值若是 1 代表所做的處理對於穩定土壤中的鎘並無

太大的效果。由圖可看出相較於低濃度零價鐵組別，高濃度零價鐵的添加(即

H_Fe(0)組別)從初期即展現出顯著的鎘穩定化效應，且此效應似與整體的酸鹼值

無明顯的關聯性，因處理組雖在初期所測得的孔隙水 pH 值高於對照組(6.75 vs. 

6.24)，但在稻作培育兩個多月後已降低至與對照組十分接近的程度，尤其是鐵-硫

混合的組別(6.14 vs. 6.12)，但其穩定鎘的效應仍是持續增強，最終與對照組相比

可降低九成之多。由圖也可看出添加硫酸鹽的組別其孔隙水中的鎘濃度自始至終

都無法觀察到與對照組之間有顯著的差異。 

事實上，針對鎘在土壤介質的分佈所做的序列萃取結果也可看出，在一般定

義中算是最容易移動、最易被生物可利用的相態，即可交換態 F1 與碳酸鹽態 F2

的總合隨著零價鐵添加濃度的增加而下降(表 4-2)，這個結果說明了單獨零價鐵的

添加似乎對於抑制鎘自固相土壤分配到液相孔隙水即有效果，亦即降低鎘在根圈

環境的生物有效性。類似的效果也可從汞的結果反映出來，只不過處理組對於汞

的穩定性不若對於鎘來得明顯，特別是單獨添加零價鐵所呈現出來的效應不如與

硫酸鹽搭配來得顯著(圖 4-6)。如此的差異或許說明鎘與汞在跟鐵物種互動時，程

度上的差異。整體而言，處理組可得的穩定汞的效果，最佳可達約五成左右。 

零價鐵的添加除了對鎘與汞的穩定性有效果外，從表 4-3 孔隙水中的銅與鋅

的變化也可看出有類似且顯著的效果，銅的濃度甚至低於偵測極限。 
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圖 4-5 稻作土壤植栽一個月與兩個月後所測得的處理組與對照組的孔隙水鎘濃

度比值。紅色長虛線標示比值 1。 

 

 

 

圖 4-6 稻作土壤植栽一個月與兩個月後所測得的處理組與對照組的孔隙水汞濃

度比值。紅色長虛線標示比值 1。 
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4.5 地化調控對於鎘與汞累積在秈稻糙米的影響 

圖 4-7顯示各盆栽組別的稻作收成的糙米重量，由圖可看出鐵或硫的添加並

無顯著提升稻作的生成量，而且硫酸鹽添加的組別平均收成較只有添加零價鐵的

組別差，原因可能與植栽前期的生長情況因日照不足有關。 

圖 4-8 與圖 4-9 分別表示鎘與汞最終累積於糙米的情況。兩圖相較可觀察到

零價鐵對於鎘米及汞米的累積呈現類似的趨勢：高濃度零價鐵的添加對於土壤汞

濃度不高時有顯著抑制稻作整體的汞攝取與累積(圖 4-9)，但對於鎘的抑制與控制

組相比卻無顯著差異(圖 4-8)，這使得鎘在米粒的累積似乎無法與孔隙水中鎘濃度

降低的趨勢相呼應。此結果說明即使孔細水中的鎘濃度已大幅度降低，但此降低

的程度似乎還不足已顯著的影響稻作對於鎘的攝取。不僅如此，硫酸鹽的添加反

而增進鎘與汞在糙米的累積效應，但此效應當鐵的添加濃度增高時，對於汞的攝

取有些許的減弱效應顯現出來。即使如此，在無添加硫酸鹽組的試驗中，鎘與汞

在米粒累積的結果皆低於法規所訂定的的食米標準(紅線所標示處)，即鎘的 0.4 

ppm、以及汞的 0.05 ppm。雖然硫酸鹽的添加對於鎘攝取濃度的增加原因不明，

但硫酸鹽的添加所引起的汞米效應或許與促進甲基汞的生成以至於生物累積效

應(BAF)增高有關，因與本次植栽試驗所得的鎘 0.03-0.07 的 BAF 相比，汞的 BAF

介於 0.25-3.10，說明汞的生物累積效應依舊高於鎘。即使如此，此範圍的汞之生

物累積效應仍落在文獻所記載的範圍內(Rothenberg et al., 2014)。 

 

 

圖 4-7 各盆栽的稻米收成量，以每盆糙米重量表示 
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圖 4-8 各盆栽收成之糙米含鎘濃度。紅線標示食米鎘標準 0.4 ppm。 

 

 

圖 4-9 各盆栽收成之糙米含汞濃度。紅線標示食米汞標準 0.05 ppm。 
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4.6 碳材料表面性質分析 

圖 4-10 中顯示為柚木水熱合成碳(圖 4-10a)、生物碳(圖 4-10b )與活性碳(圖

4-10c)之 SEM 圖像。 

 

 

圖 4-10 柚木製成碳材料之 SEM 圖像 
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黃金革製成水熱合成碳、生物碳與活性碳之 SEM 圖像如圖 4-11所示，同樣

地 4-11a 為水熱合成碳，4-11b 為生物碳，4-11c 為活性碳。 

 

 

圖 4-11 黃金革製成碳材料之 SEM 圖像 
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圖 4-12顯示洋蔥製成水熱合成碳(圖 4-12a)、生物碳(圖 4-12b )與活性碳(圖 4-

12c)之 SEM 圖像。 

 

 

圖 4-12 洋蔥製成碳材料之 SEM 圖像 
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SEM 圖像可以觀察出合成材料的粒徑大小與表面孔洞，由圖 4-10與 4-12 中

可以發現當合成水熱合成碳時，由於溫度僅控制在 190C，因此並未在材料表面

發現明顯的孔洞，且此對於三種農業廢棄物皆可產生一致的結果：當合成生物碳

時，由於使用較高的溫度且並未加入溶液，由圖像中可以明顯發現表面已具備較

多的孔洞；至於活性碳，由於加入活化劑且在高溫的條件下進行活化，因此孔洞

明顯增加，此結果與先前預測的結果接近。在尺吋與形狀方面，合成材料的粒徑

大小均超過 1微米(m)，所有合成的碳材料並不具備固定的形狀，但較特別的是

黃金革經由水熱合成程序後，有小部分材料形成球狀，這代表在材料中有部分的

化學物質釋出，在水熱合成的條件下聚集成球狀，同時也顯示在經過水熱程序後，

表面的組成或官能基可能產生一些變化。 

一般雖然可以藉由表面性質了解所合成材料表面積的大小順序，但實際上表

面積的大小仍需要依照儀器測定的結果，對於所合成碳材料比表面積分析與孔洞

特性分析的結果顯示於表 4-4。 

 

表 4-4 合成碳材料之比表面積與孔洞特性 

吸附劑 
比表面積 

(m2/g) 

孔隙體積 

(cm3/g) 

平均孔徑 

(nm) 

柚木 

水熱合成碳 49.2 0.09 2.51 

生物碳      791 0.34 1.74 

活性碳 1756 1.02 2.34 

黃金革 

水熱合成碳 24.8 0.08 2.88 

生物碳 598 0.38 3.08 

活性碳 1413 0.66 2.92 

洋蔥 

水熱合成碳 24.2 0.06 4.15 

生物碳 324 0.12 4.28 

活性碳 658 0.47 4.32 

 

由表 4-4中的結果顯示合成碳材料的比表面積不論是柚木或是黃金革均呈現

活性碳 > 生物碳 > 水熱合成碳，孔隙體積也有相同的大小順序，此與預期的結

果一致，表 4-4 中所顯示平均孔徑差異不大，但由於水熱合成碳並非多孔性材料，

所測得的孔徑主要為顆粒間的縫隙所造成。水熱合成碳由於只經過水熱程序，比

表面積相對較低，但由於其粒徑較小，因此仍可達到數十 m2/g。生物碳的製作過
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程類似熱解，其所獲得的比表面積可達數百 m2/g，略低傳統以物理方法活化所獲

的活性碳，但經過化學試劑活化後的活性碳，比表面積均可超過 1000 m2/g，此結

果顯示預期的碳材料已經製作完成。對於不同的農業廢棄物而言，表面積呈現柚

木>黃金革>洋蔥，由 SEM 圖觀察，確實洋蔥較不具備微孔洞，但基本上經過碳

化與活化後的洋蔥，仍然可以產生高比表面積。 

比表面積較大即可能具備對污染物較高的吸附能力，對於非離子性的有機物

此假設大致正確，但對於重金屬離子，由於吸附的機制較為複雜，因此無法純粹

用比表面積評估其吸附量。重金屬離子常見的吸附機制包括離子交換、錯合反應

與表面沉澱，同時也有其他一些反應機制曾經在文獻中被討論過。以本研究而言，

應以離子交換與錯合反應為主要的反應機制，這兩種反應機制將受到表面官能基

的影響，因此雖然水熱合成碳並不具備高比表面積，但經過水熱反應後卻較能維

持原有的表面官能基，也因此可以對 Cd 離子產生有效吸附。 

 

 

圖 4-13 黃金革之 FTIR 圖譜 

 

圖 4-13 列出黃金革所合成之碳材料經由 FTIR 分析表面官能基所獲得之圖

譜。在圖 4-13中顯示出原始的黃金革、製成的水熱合成碳、製成的生物碳與活性

碳各吸收波數可能對應的表面官能基。由圖 4-13中的結果發現，原始的黃金革與
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水熱合成碳具有較豐富的表面官能基，經過高溫處裡的生物碳與活性碳表面則明

顯呈現官能基減少，在“特性頻率區”中接近 3400 cm-1波數的位置主要為 OH 官能

基，其對於重金屬 Cd 的吸附是相當重要的官能基，因為不論是離子交換或是錯

合反應，OH 官能基均可能參與；接近 2900 cm-1波數的位置為飽和烷類所造成的

吸收峰，此吸收峰對於重金屬 Cd 的吸附影響並不明顯，但樣品經過高溫處理後

將明顯減少；對於波數在 2150-2400 cm-1 範圍，其可能的官能基為 C 與 C 的三

鍵，經過高溫反應後此官能基的強度將增加，由於反應過程並未供給氧氣，因此

可能為材料裂解又產生聚合所造成。接下來為吸收峰較複雜的“指紋區”，活性碳

與生物碳在 1400-1800 cm-1 波數範圍中 C=O 與 C=C 官能基強度將明顯降低，在

波數 1100 cm-1左右的吸收峰組成為 C-O 官能基，活性碳與生物碳雖然此官能基

的強度比原黃金革與水熱合成碳的強度弱，但仍能維持一定的強度，由於此官能

基可能對重金屬 Cd 的吸附量產生影響，以目前的結果推論，生物碳與活性碳仍

對於 Cd 有一定程度的吸附能力。 

由 OH、C-O 與 C=O 等官能基的強度顯示水熱合成碳與原黃金革表面應該

具備較多的羧基(COOH)，也就是說水熱合成碳具備與原始黃金革具備近似的表

面官能基，而這些官能基較容易與重金屬 Cd形成離子交換或錯合反應。對於活

性碳與生物碳而言雖然具備的比表面積，但對於重金屬 Cd的吸附容量可能低於

水熱合成碳，但此推論必須經由實驗結果才能夠判定。 

在另一方面，雖然 FTIR 可以決定所合成碳材料表面，但有部分的官能基吸

收峰可能彼此重疊，例如 OH 與 NH 的吸收峰即可能產生重疊致使判斷產生偏

差，有鑑於此，針對所合成碳材料的表面元素組成進行分析。表 4-5 為所合成碳

材料柚木、黃金革與洋蔥製成水熱合成碳、生物碳與活性碳後，其所具備的主要

元素組成，由元素的組成與含量，亦可以推斷可能的吸附機制與吸附容量大小。 

由表 4-5 中可以發現，所合成碳材料以 C 元素為主要的元素成分，此結果

與一般文獻中的結果接近，且其中水熱合成碳 C元素的含量略低，在經過高溫反

應之後不論是否添加活化試劑，C 的成分均將略為增加，而生物碳與活性碳中的

C 含量則十分接近，O 元素的含量則以水熱合成碳較高，此結果與先前 FTIR 圖

譜中水熱合成碳的 OH 與 C=O 官能基強度比生物碳與活性碳高之結果一致，因

此可以推測水熱合成碳對重金屬 Cd 也應該產生良好的吸附效率。至於 N 元素含

量，黃金革有微量的 N 元素含量，而柚木則無法測出 N 元素，若 N 元素未達最

高氧化態亦即有未共用電子對，則可藉由錯合反應增加對重金屬的吸附效率，其

中部分含 N 的官能基可能在 FTIR 圖譜中數量太小未被測出，或是被含 O 的官能

基覆蓋，至於柚木，則可確認在 FTIR 圖譜中所顯示的官能基與推測一致。對於
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洋蔥而言，其碳含量相對較高，O 的含量則較低，因此形成 COOH 或 OH 官能基

的數量可能較低，但其中可以發現微量 S 元素存在則為另外兩種農業廢棄物所不

具備之元素，若是 COOH 與 OH 官能基含量較低，則可能對於 Cd 的吸附量將較

其他兩種碳材料低，但 S 元素可能與重金屬 Cd 形成錯合反應或表面沉澱反應，

這些狀況均可能增加對於 Cd 的吸附容量，因此仍需實際測定才能夠決定。 

 

表 4-5 合成碳材料之主要元素組成 

吸附劑 C O N K Cl S 

柚木 

水熱合成碳 67.8 29.3 - - 0.3 - 

生物碳 80.6  17.6 - - - - 

活性碳 75.3 22.4 - 0.09 - - 

黃金革 

水熱合成碳 60.6 35.2 1.05 - - - 

生物碳 77.3 20.9 0.56 - - - 

活性碳 71.0 27.8 0.60 0.12 - - 

洋蔥 

水熱合成碳 82.3 15.1 - 0.72 - 0.24 

生物碳 87.2 11.6 - 0.67 - 0.18 

活性碳 88.5 11.2 - - - 0.17 

 

對於其他元素而言，由於 XPS 無法測定 H 元素，因而在此無法討論。在活

性碳樣品中可以發現微量的 K 元素，其主要原因為利用 K2CO3為活化試劑，少

量的 K 元素可能吸附於活性碳上。除此之外，在柚木製成的水熱合成碳上具有微

量的 Cl 元素，應為浸泡 HCl 試劑所殘留。整體而言，由於合成碳材料中主要的

元素成分為 C 與 O 元素，此元素分析的結果可以證實先前對於表面官能基的推

測，接下來必須以實驗證實對於重金屬 Cd 之吸附效率。 

 

4.7 碳材料對於高濃度鎘於去離子水環境中的吸附作用 

對於柚木製作的碳材料對於重金屬 Cd 的吸附等溫線將顯示於圖 4-14， 由

圖中顯示不論是水熱合成碳、生物碳與活性碳吸附等溫線接呈現圖形凹面向下趨

勢，此結果代表所合成的碳材料對於重金屬 Cd 皆具備良好的吸附能力。一般重

金屬離子的吸附等溫線呈現凹面向下，其可能的吸附機制包括離子交換與錯合反

應，此結果與先前表面性質分析的預測一致。此外，由於圖中所設定的曲線為 

上傳時間：2018年12月26日下午 10:09



利用具環境友善之地球化學調控及吸附材添加現地降低受污染稻田土中親硫金屬(汞和鎘)之植作生物有效性 

60 

Langmuir 模式所使用的曲線，而圖中各點變化趨勢大致上可以符合 Langmuir 模

式，因此將更進一步應用 Langmuir 模式計算出各吸附劑對於重金屬 Cd 的最大

吸附容量。至於 Freundlich 模式由於 Langmuir 模式即可產生良好的符合度，因

此暫不討論。 

對於黃金革所製成的碳材料對於重金屬 Cd之吸附等溫線將顯示於圖 4-15。

同樣地，而洋蔥合成碳材料對於 Cd 的吸附等溫線則顯示於圖 4-16。基本上這些

吸附等溫線的形狀均十分類似，呈現出凹面向下趨勢，也就是說所合成之吸附劑

與重金屬 Cd之間均具備較高的親和力，此外，也代表主要的吸附機制為離子交

換或錯合反應。一般在文獻中較常利用農業廢棄物直接磨成粉狀吸附重金屬，但

吸附量較低，好處是可以節省前處理的成本，生物碳為近年來較常被討論的重金

屬吸附劑，主要原因為不需要經過活化程序即可對重金屬產生高吸附容量，但必

須注意的是生物碳的表面官能基受到其碳化溫度影響，也就是說不同的碳化溫度

將可能影響其對重金屬之吸附容量，在本研究中使用 800 oC 作為碳化溫度，雖

然可以提升表面積但可能造成 OH 與 COO 官能基減少。 

對於活性碳而言，其對於重金屬的吸附則因其活化程序而有不同的看法，市

售活性碳因為大部分經過物理活化，因此對於重金屬的吸附量較低，但經過化學

活化的活性碳，對於重金屬的吸附容量將明顯提升，本研究使用化學活化增加所

合成活性碳之比表面積，因此對於重金屬離子仍可維持一定程度之吸附容量，至

於水熱合成碳對於重金屬的吸附由於過去在文獻中較少被討論，但由基本性質分

析的結果顯示，其具備較多的表面官能基，即使其無法產生高比表面積，但仍預

期水熱合成碳對於重金屬可產生高吸附容量。 

雖然需藉由 Langmuir 方程式才能估算對於重金屬離子的最大吸附容量，但

由圖 4-14 ~ 4-16 的趨勢觀察，洋蔥所合成的碳材料對於重金屬 Cd的吸附容量，

要低於其他兩種農業廢棄物，由於柚木與黃金革的成分較富含纖維素成分，在製

作水熱合成碳時具備較豐富的 OH 與 COOH 官能基，而洋蔥則不具備此特性，雖

然具備 S 元素，可以增加錯合反應與表面沉澱等機制，但整體吸附容量仍將低於

其他兩種農業廢棄物。 
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圖 4-14 柚木製成碳材料對 Cd 的吸附等溫線 
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圖 4-15 黃金革製成碳材料對 Cd 的吸附等溫線 
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圖 4-16 洋蔥製成碳材料對 Cd 的吸附等溫線 
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依照柚木、黃金革與洋蔥所合成之碳材料對重金屬 Cd 的等溫吸附曲線所計

算出之 Langmuir 模式參數列於表 4-6。由表 4-6 中的結果顯示，所合成碳材料對

於重金屬 Cd 的吸附容量不論是柚木、黃金革或是洋蔥，均呈現水熱合成碳 > 生

物碳 > 活性碳的現象，此與先前表面分析數據所推測的結果大致相同。由於水

熱活性碳僅經過高溫與高壓的條件，相對成本比活性碳低，且使用農業廢棄物製

成水熱合碳，同時可解決廢棄物處理的問題；另外由於所使用的物質原本即為天

然的產品，不易對環境造成負荷，使用此碳材料降低種植作物對於重金屬的吸收

將極具發展潛力。 

 

表 4-6 碳材料對於 Cd 吸附之 Langmuir 模式參數 

農業廢棄物 吸附劑 最大吸附量 

  (mg/g) 

平衡常數 KL 

(L/mg) 

R-square 

柚木 

水熱合成碳 170 0.0562 0.9952 

生物碳 125 0.0617 0.9865 

活性碳 133 0.0911 0.9960 

黃金革 

水熱合成碳 196 0.0536 0.9945 

生物碳 141 0.1037 0.9769 

活性碳 152 0.0659 0.9844 

洋蔥 

水熱合成碳 43.6 0.0347 0.9840 

生物碳 21.3 0.1277 0.9901 

活性碳 17.9 0.0710 0.9941 

 

若考慮在不同農業廢棄物間的差距，以目前三種農業廢棄物實驗的結果發現，

黃金革所合成之碳材料對於 Cd的吸附容量均略高於柚木，而洋蔥則呈現明顯較

低的吸附容量，推測可能黃金革具有較多的 O 元素含量，容易形成 OH 與 COOH

官能基，這兩類的官能基對於重金屬的吸附可以提供較高的吸附效率，此外黃金

革也含有少量 N 元素，可能提供另一種可與重金屬離子形成錯合反應的官能基，

也可能為造成對重金屬 Cd 吸附量較高的原因之一。至於洋蔥的吸附量較低，除

可以由其 O 元素含量較低進行推論外，先前已提及必須考慮農業廢棄物中纖維素

含量，特別是水熱合成碳，當纖維素含量較低時將不易形成 OH 與 COOH 官能

基，因此在選擇農業廢棄物時必須考慮其元素與成分組成才能達到吸附重金屬之

目的。 
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4.8 碳材料對於低濃度鎘在去離子水及孔隙水環境中的吸附作用 

由於一般污染農地孔隙水中的鎘濃度在 ppb 範圍，為了解農業廢棄物所合成

的含碳材料在低鎘濃度範圍的吸附作用，我們額外利用樟樹樹葉(camphor leaves)

以及玉米梗(corncobs)為原料以相同的手法製成活性碳(AC)、生物炭(BC)，以及水

熱合成碳(HC)，並於去離子水(DI-water)以及從盆栽中採集所得的孔隙水(Pore-

water)進行等溫吸附試驗。 

 

 

 

 

圖 4-17 利用樟樹樹葉(L)與玉米梗(C)所製成的(上)活性碳(AC)、(中)生物碳(BC)

與(下)水熱合成碳(HC)的 FTIR 分析結果 
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圖 4-17 為樟樹樹葉(L)與玉米梗(C)所成的吸附材的 FTIR 官能基分析結果，

從中可知水熱合成碳(HC)的官能基依舊是最為豐富，其次是生物炭(BC)，最後則

是活性碳(AC)，此與先前的結果相同。酸性官能基的滴定量化結果也與 FTIR 的

分析結果呼應，其順序仍為水熱合成碳 > 生物炭 > 活性碳(表 4-7)。從表 4-7中

也可看出比表面積的大小與前述柚木、黃金革、洋蔥等製成的碳材排序一致，以

活性碳最大，接續為生物炭與水熱合成碳，但此次製備的吸附材比表面積與之前

的相較卻減少許多。 

 

表 4-7 樟樹樹葉(L)與玉米梗(C)所成的吸附材表面特性分析與等溫吸附結果 

Sample 

BET 

surface 

area 

(m2/g) 

Total acidic groups (mmol/g) 

Total 

basic 

groups  
Qmax (mg/g) 

Carboxylic Lactonic Phenolic (mmol/g) DI Pore 

Camphor 

Leaves 

AC 420.74 0.016 0.025 0.042 2.083 13.33 7.72 

BC 12.9 0.017 0.233 0.250 1.450 13.26 8.48 

HC 5.4 0.133 0.667 0.800 0.133 2.97 5.22 

Corncobs 

AC 540.54 0.017 0.016 0.033 2.475 21.01  

BC 40.72 0.033 0.100 0.133 0.750 4.65  

HC 6.32 0.100 0.400 0.500 0.267 1.11  

 

圖 4-18與圖 4-19分別為兩種廢棄物所得的不同吸附材對於低濃度鎘(0-1 ppm)

在去離子水環境中的等溫吸附行為，可看出相較於 Frenchdlich 模式，Langmuir 模

式的擬合結果更好，其 R-square 值皆高於 0.96，只不過從表 4-7 的整理可知，這

些額外製成的碳材在低鎘濃度範圍時的吸附能力，並非僅受到表面官能基的主導，

比表面積多寡的效應在此時反而相對提升。此結果與 Gomez-Eyles et al. (2013)利

用活性碳與生物碳針對(仿污染底泥中所得的)低濃度範圍的無機汞等溫吸附結果

相呼應，皆是活性碳表現較佳。 

不過，Gomez-Eyles 等人也發現生物碳雖然對於無機汞的吸附效果不如活性

碳，卻對於甲基汞的吸附能力與活性碳不相上下。當我們利用樟樹樹葉所製得的

碳材在孔隙水環境中進行同樣 0-1 ppm 的低鎘濃度範圍的等溫吸附時，類似的現

象也被觀察到(表 4-7)：水熱合成碳的吸附能力與在去離子水狀態下相比，提升了

將近一倍(從 2.97 至 5.22 mg/g)，而生物碳的吸附能力雖較在去離水環境時下降，

但卻已高於活性碳的表現(8.48 vs. 7.72 mg/g)。這結果說明當生物碳與水熱合成碳

施用在污染水田以現地穩定重金屬時，除了本身具有較為環境友善的特性外，也

具有與活性碳相當的應用效應。 
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圖 4-18 以樟樹樹葉(leaf)所製成的活性碳(AC)、生物碳(BC)以及水熱合成碳(HC)

在去離子水環境中對於接近孔隙水環境中所測得的低濃度範圍鎘的等溫吸附 
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圖 4-19 以玉米梗(corncub)所製成的活性碳(AC)、生物碳(BC)以及水熱合成碳(HC)

在去離子水環境中對於接近孔隙水環境中所測得的低濃度範圍鎘的等溫吸附 
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由於這些吸附碳材在低鎘濃度的去離子水環境下的平衡吸附呈現良好的線性

關係(圖 4-20)，若進一步仿照 Gomez-Eyles et al. (2013)的處理方式，將在去離子

水環境中所得的等溫吸附結果為基礎而得的分配係數，以及從盆栽試驗之對照組

所得的無任何調控狀態下的鎘與土壤的分配係數，以文獻所建議的 5%土壤質量

的碳材現地施用量，帶入以平衡為基礎建構的公式 Cs = fsoilKdCw + fBCKd-BCCw，可

推估現地污染土壤孔隙水中的鎘屆時可能的平衡濃度示於圖 4-21，從左圖可知稻

作根部可攝取的鎘濃度將極為地顯著降低，尤其是利用樟樹葉合成的 AC與 BC。 

 

  

圖 4-20 以樟樹樹葉(Leaf)及玉米梗(Corncub)製成的活性碳(AC)、生物碳(BC)以及

水熱合成碳(HC)在去離水環境中對於低鎘濃度所表現出的線性等溫吸附行為 

 

  

圖 4-21 吸附材以 5%土壤質量施於農地時，預測(左)及實測(右)的孔隙水鎘濃度 
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不過，當我們以去離子水進行污染土壤與吸附碳材混合的兩週縮模培養試驗

時，卻無法獲得與模式所預測完全吻合的數值(圖 4-21左圖)，尤其是在 AC的表

現上，差距在一個數值以上，即使預測與實測的孔隙水的鎘濃度趨勢皆是水熱合

成碳(HC) > 生物碳(BC) > 活性碳(AC)的順序表現。但除了 AC 外，其餘的吸附

材其模式預測值與實測值差距皆在 1-2.5 倍之間，顯示出模式的預測性仍具有一

定程度的參考價值。至於活性碳的預測值為何與實測值的差距甚大其原因為何目

前尚不得而知，但基於本期計畫所用之土壤如前述為受多種重金屬污染的農地土

壤，此條件與文獻所用之單一重金屬污染之底泥不同，是否因為如此的差異而造

成模式無法驗證，尚待後續確認。 

 

4.9 結論與建議 

 本期計畫藉由添加零價鐵與硫酸鹽的地化調控手段雖可觀察到植栽土壤孔隙

水中的重金屬濃度不論是鎘、汞、鋅、銅等親硫元素，在稻田覆水時期即使硫酸

鹽並未受到現地硫酸鹽還原菌的利用而生成硫化物，仍然皆有顯著降低的趨勢，

代表零價鐵對於這類重金屬的土壤穩定作用具有一定的效果，尤其是高濃度的零

價鐵。然而，當檢驗植栽所收成的糙米鎘與汞的含量時，卻仍然發現具有累積的

現象發生，唯獨從高鐵高硫組別收穫而得的糙米才具有抑制重金屬累積的效應。

後續除了需探究硫酸鹽組別無法呈現硫化物沉澱重金屬的原因是否源自於硝酸

鹽的作用外，也需要進一步釐清植作自孔隙水所能攝取的鎘含量為何與在糙米中

所累積的鎘含量無法同步。 

 而在碳材對於鎘的吸附研究方面，含有較多種類與含量官能基的水熱合成碳

及生物碳在對於高濃度鎘的吸附能力上表現出較活性碳優秀的情形，從中可知此

時官能基在吸附效應上的重要性。然而，在低鎘濃度時，活性碳於去離子水環境

的鎘吸附能力普遍較生物碳及水熱合成碳佳；即使如此，當環境改為孔隙水時，

此現象反而有所改變，換成水熱合成碳的鎘吸附能力有所提升。箇中原因推測或

許跟溶解性有機碳與重金屬配位錯合後，所造成的吸附現象轉變有關。另外，當

碳材在去離水中對於鎘的等溫吸附試驗所得的分配系數套用在分配平衡的模式

時，雖可預測土壤孔隙水中的鎘濃度將顯著降低，但此預測值卻無法在縮模培養

試驗的結果呈現出來。後續需針對是否因所用之土壤屬於多重重金屬污染之故而

導致，做進一步的探究。 
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行政院環境保護署土壤及地下水污染整治基金管理會 

土壤及地下水污染整治基金補助研究與模場試驗專案 

107 年度專案成果績效自評表 

一、 專案基本資料 填表日期：107 年 12 月 17 日 

專案性質 ■實驗性質   □非實驗性質 專案類別 ■研究專案   □模場試驗 

研究主題 □調查 ■整治 □其他  

申請機構系所 中央大學環工所 計畫主持人 林居慶 

專案名稱 利用具環境友善之地球化學調控及吸附材添加現地降低受污染稻田土中親硫 金屬(汞和鎘)之植作生物有效性 

專案執行期程 □申請階段      □期中       ■期末 

二、 成果績效自評 

「計畫總預估數」應與計畫審查核定值相符，請執行單位依實際達成之量化成果填寫

於「結案達成數」欄位中。（僅模場試驗類型專案需填寫工作進度達成數） 

（一）學術面 

目標達成程度 

項目 

申請 

預估

數 

工作進

度達成

數 

期中 

達成數 

期末 

達成數 

結案 

達成率 

備註 
（說明未達成
原因或學術產
出發表名稱） 

A 

學

術

產

出

及

活

動 

1.國內投稿 

(篇數) 

(1)論文       

(2)研討會論文 2  0 2  已投稿環工年會 

2.國外投稿 

(篇數) 
(1)期刊論文 2  0 1  

已投稿 Water, Air, 

& Soil Pollution 

(2)研討會論文 2  0 0  擬投 ICOBTE 

3.報告 

(篇數) 

(1)技術報告 1  0 1  同期末報告 

(2)研究報告       

4.專著 (本數)       

5.辦理學術 

會議(場數) 

(1)研討/說明會       

(2)成果發表會       

(3)論壇       

6.研發改良 

技術(項數) 

(1)已開發技術       

(2)技術平台       

B 

人

才

培

育 

7.研發人員 

 (人數) 

(1)碩士 1  3 3   

(2)博士 1  1 1   

8.研究團隊 

(個數) 

(1)跨領域團隊       

(2)跨機構團隊       

(3)形成研究中

心 
      

(4)形成實驗室       

9.其他指標 

(請自行命名) 
(請自填)       
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（二）產業面 

目標達成程度 

項目 
申請 

預估數 

工作進

度達成

數 

期中 

達成數 

期末 

達成數 

結案 

達成率 

備註 
（說明未達成原因或專

利、技術轉移相關詳細資

料） 

A

智

慧

財

產

權 

1.專利 

(件數) 

已

核

准 

發明       

新型/設計       

合計       

申

請

中 

發明       

新型/設計       

合計       

B

研

發

技

術

轉

移 

2.先期技術 

成果移轉 

件數       

授權金(仟元)       

衍生利益金 (仟

元) 
      

3.技術移轉 

(專利) 

件數       

授權金(仟元)       

衍生利益金 

(仟元) 
      

4.技術移轉 

(應用技

術) 

件數       

授權金(仟元)       

衍生利益金 (仟

元) 
      

5.可移轉 

產業技術 

(1)技術(件數)       

(2)品種/系(件數)       

C 

產

學

研

合

作 

6.促成合作

研究 

件數       

金額(仟元)       

7.促成投資 

件數       

投資金額 

(仟元) 
      

8.促成取得

業界科專 

件數       

業界投資金額 

(仟元) 
      

9.其他指標 

(請自行命名) 
(請自填)       
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（三）政策面 

目標達成程度 

項目 
申請預

估數 

工作進

度達成

數 

期中 

達成數 

期末 

達成數 

結案 

達成率 

備註 
（說明未達成原因或 

其他詳細資料） 

A 

服

務

便

民 

1.技術服務  
次數       

收入(仟元)       

2.諮詢服務 

次數       

收入(仟元)  
 

    

B 

支

援

合

作 

3.協助政府制

定 

(件數) 

(1)政策       

(2)法規       

(3)規範       

(4)標準  
 

    

D 

社

會

效

益 

4.獲得認證(件數)       

5.獲得獎項(件數)       

6.提升能源效率(%)       

7.節能減碳效率(%)       

8.其他指標 

(請自行命名) 
(請自填)  

 
    

 

三、 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

對現況或本署之學術或應用價值。（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） 

稻米是許多地區人民的主食，因此「重金屬米」所帶來的食安問題在各地皆受到重視。

本研究以過去幾年我們針對水田根圈系統內的汞循環轉化所做的生地化調查結果為基

礎，並依據過去應用於底泥整治的學理，提出具有環境友善的地球化學調控(即亞鐵與硫

酸鹽的施加)與吸附材添加(即利用農業廢棄物所製成的活性碳、生物炭與水熱合成炭其對

金屬與溶解性有機物不同的吸附特性)兩種相對簡單的現地農藝整治工法，有系統的探究

其有效降低受污染稻田土中汞對植作的生物有效性方案。除此之外，有鑒於鎘與汞在地

化分類上皆屬親硫金屬，兩者除在化性上的表現相似，在固液相的分配行為亦相近，且

相較於「甲基汞米」，台灣更容易遭遇「鎘米」的問題，因此本研究也將整治的對象擴充，

同時探討及評估所提之方案對於整治農地鎘米的潛力，具有實際解決當前問題的價值。

不僅如此，有鑑於本研究乃是整合農業廢棄物資源化與農地污染整治，且所擬用的是以

農藝技術為主的簡易並相對綠色的現地農地重金屬污染整治的方法，因此極適合推廣至

資源較為匱乏的發展中國家(如東協等國)。綜合上述，我們相信本研究具高度學術與技術

的創新，也符合國家現階段的必要性，未來所得的成果應極具進一步發展的可能性。 
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行政院環境保護署「土壤及地下水污染整治基金補助研究與模場試驗專案」  

 

  
申請計畫書 □期中報告 

□修正計畫書 □期末報告 
審查意見回覆對照表 

計畫年度 107 年度 計畫類型  研究計畫 □ 模場試驗 

計畫類別 □調查   整治   □其他 主持人：林居慶 NO：16 

計畫名稱 
利用具環境友善之地球化學調控及吸附材添加現地降低受污染稻田土中親硫金屬(汞和鎘)之植作

生物有效性 

委員 1 審查意見 計畫單位回覆 

1. 建議對稻作不同品種與管理條件在植栽試驗

考量設計。 

2. 建議貴儀與耗材費用宜調降。 

1. 感謝委員建議。本研究案如計畫書所提在準

備期間有先參考農試所郭鴻裕組長等人對於

土壤鎘與水稻吸收量進行試驗所得的研究報

告，從中得知在農試所已試驗的稉稻(含台農

67、70、71、72 號，高雄 143、144 號，台

稉 8 號與台東 30 號)及仙稻(含台農秈 20 號，

台秈 2 號，台中秈 10 號與秈糯)等稻種中，

土壤中的鎘最後顯著富集於所有秈稻的米粒

中，尤以台秈 2 號為最(不論是一期作或是二

期作)，因此本期研究將只著重在秈稻上的探

討，且由於經費有限，所以僅能針對一種稻

作品種進行植栽試驗，最後選定的將會是類

似台秈 2 號的品種。 

2. 謝謝委員建議，已將費用調降。 

委員 2 審查意見 計畫單位回覆 

1.   主持人(執行團隊)的學術研究能力與技術發展能

力足以勝任本計畫 

2.   主持人(執行團隊)近五年研究與技術發展績效佳 

3.   本專案對未來土壤及地下水污染調查及整治工作

推動的貢獻仍待本計畫未來執行成果的呈現與說

明(本計畫屬延續性計畫，前期的研究成果的應用

與適用情境的說明仍待進一步的闡述) 

4.   本專案預估之成果績效主要為論文發表(研討會或

期刊論文) 

5.   本研究計畫書撰寫具體 

6.   本研究計畫書所擬定的研究方法可行 

7.   本研究計畫書所擬定的研究內容與所預期的研究

成果，對未來土壤或地下水污染場址調查整治(或

評估)的實場應用性仍待說明(計畫書中對研究成

果的實務應用性的說明仍不具體) (本計畫較屬於

農藝工法，由現地條件調整重金屬的有效性) 

1. 謝謝委員(同意見 2、5、6、8、9、13)。 

3. 本案雖然研究動機源自於之前同樣受此專案

補助的研究成果，但實質上可視為獨立的研

究案，並非真為前期計畫的延續，此乃由於

前期計畫的重點在於探究汞在水稻田生地化

循環的機制，特別是甲基汞的生成與累積，

從中得知汞在稻作達生長中期時當根圈整體

系統處於厭氧狀態下的生物有效性最為明

顯；然而，近期的文獻已表明藉由特定的灌

溉方式將根圈系統的氧化狀態提升後，確實

可降低汞的生物有效性(由此可證明前期雖

只是機制性的調查與探討，但結果仍舊具有

實際的參考應用價值)，但如此的做法最終反

而顯著降低稻作的收成量。有鑑於此，本期

研究試圖直接在不改變整體水田根圈系統的

氧化還原狀態下，藉由簡單且易操作的現地

農藝工法降低汞的生物有效性，並也試圖將

探討的標的污染物擴及週期表上同族、化性
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8.   本研究計畫書的文獻蒐集尚完整，對國內外本研究

領域現況了解 

9.   本研究專案執行期限合理 

10.  本研究計畫書中對研究的預期成果已說明，但對

實務應用性的說明卻不具體 

11.  本計畫為延續性計畫 

12.  本研究計畫對預期成果的呈現說明以學術發表為

主，對實務應用性的說明不具體 

13.  本研究計畫已依原計畫構想書的審查意見修正 

與生物特性極為相近的鎘，希望藉此針對國

內切身的農作重金屬污染問題提出有效方

案。 

7. 同意見 3 之回答。 

12. 同意見 3 之回答。 

委員 3 審查意見 計畫單位回覆 

1. 台灣面臨的農田土壤重金屬問題，鎘遠遠多

於汞，宜將計畫之工作內容及份量，調整增

加鎘的部份比重。 

1. 謝謝委員建議，已將比重調整。 

委員 4 審查意見 計畫單位回覆 

1.  建議將構想書審查意見之回覆辦理情形，檢

附說明於計畫書內容。 

2.  生物炭製作程序，係以農業廢棄物於高溫

(800℃)持溫 4 小時，請說明農業廢棄物之

種類，以及高溫過程，該廢棄物殘留炭之

含量，是否足夠應用於生物炭？ 

3.  吸附平衡試驗之規劃，請補充說明重金屬濃

度之試驗範圍。另生物炭(各種製備方法之

吸附材)之性能比較，應有較具體之試驗與

評估方法。 

4.  對於吸附材應用於稻作盆栽試驗之說明，亦

宜予以規劃與說明。 

 

1. 謝謝委員提醒，已遵照辦理。 

2. 生物炭製作程序主要為在高溫下進行裂解，

屬於缺氧的環境條件，因此可以維持產率接

近 40%，但此結果可能隨所使用材料不同而

產生差異，因此必須經由實驗確定。預期使

用的農業廢棄物已在計畫書中說明，但若實

驗效率不佳則將考慮更換新材料，確實使用

的材料將於期中報告中說明。對於生物炭中

碳的殘留量，依照文獻中對於其他材料的研

究結果，生物碳主要元素為 O 與 C，碳的殘

留量約在 30~70%，因此應用上應沒有問題。 

3. 吸附平衡濃度試驗目前規劃的濃度為 50~500 

mg/L，但由於考慮在溶液中吸附質實際的吸

附比例希望藉於 20~80%之間，因此吸附濃

度將隨實驗結果進行調整。對於生物炭的製

作，最大的改變參數包括材料種類與熱解溫

度，材料種類決定元素含量，熱解溫度可改

變其表面官能基，這些條件可以經由元素分

析(XPS)與表面官能基測試(FTIR)獲得其特

性，在未來的研究報告中將討論這些參數與

吸附量之關係。 

4. 本期研究案如計畫書所提，在吸附材的探討

上僅涵蓋縮模試驗，並無盆栽試驗的規劃。 
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本署審查意見 計畫單位回覆 

1. 差旅費編列方式錯誤。 

2. 請將意見回覆表置於計畫書首頁後。 

1. 謝謝提醒，已修正。 

2. 謝謝提醒，已辦理。 
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行政院環境保護署「土壤及地下水污染整治基金補助研究與模場試驗專案」  

 

  
□申請計畫書 ■期中報告 

□修正計畫書 □期末報告 
審查意見回覆對照表 

計畫年度 107年度 計畫類型 ■ 研究計畫 □ 模場試驗 

計畫類別 □調查   ■整治   □其他 主持人：林居慶  

計畫名稱 
利用具環境友善之地球化學調控及吸附材添加現地降低受污染稻田土中親硫金屬

(汞和鎘)之植作生物有效性 

委員審查意見 計畫單位回覆 

委員一 

1. 本案績效自評表中 7 篇論文及報告皆

未達成，請說明，並改善。 

2. 本案執行甘特圖尚請說明查核點

(※)，依第四章報告顯示，預定工作皆

已完成，值得肯定。 

3. 本案化學調控中，硫酸鹽效果不如預

期(零價鐵則效果明顯)，是否會影響本

案預期成果，宜說明。 

4. 吸附材目前已選用柚木與黃金葛，依

分析結果黃金葛對 Cd 的吸附略高於

柚木，後續請再確認最佳之吸附材為

何。 

1. 兩篇國內研討會目前已在 8月初投稿至今

年的環工年會；兩篇國外研討會的部分由

於本計畫並無核准出席國際會議相關支

出，因此這部分須做變更，或是之後藉科

技部計畫之經費完成；兩篇期刊論文以及

1 技術報告(亦即本計畫的期末報告)將於

期末時完成。 

2. 依委員建議修正。 

3. 硫酸鹽添加屬於本期計畫地化調控的手

段之一，其效果不佳的原因將於期末報告

時做討論；由於仍具參考性，因此雖會影

響預期成果，但不影響本計畫擬提供的研

究價值。 

4. 依照委員建議，將在期末報告中提出最佳

吸附材料。 

委員二 

1. 實際進度符合預定進度。 

2. 專案基本資料表請簽名填日期。 

3. 期末報告請說明吸附材料制作原選柚

木、黃金革、樟樹及玉米梗材料進行

試驗，在 4.4節僅說明柚木及黃金革碳

材的原因。 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員提醒。 

3. 本研究所選擇的農業廢棄物仍需視其對

於 Cd 的吸附容量決定，由於柚木與黃金

革已確定對於 Cd可產生高吸附容量，其

他兩種農業廢棄物則仍在評估中，若吸附

量可達一定程度將於期末報告中顯示，若

無法達到要求，則考慮使用其他農業廢棄

物進行測試 

委員三 

  應加強說明活性碳或生物碳添加後之

土壤與作物反應，目前看起來生物碳等合

成碳材與土壤及作物是分離探討互不相

謝謝委員所提供之建議，由於合成碳材料分

析其表面性質與吸附量，以及添加碳材料與

作物或土壤中的間隙水反應兩者均十分耗費

時間，尋找適合的農業廢棄物需要耗費時
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關。 間，測定基本性質也需配合儀器排程；另外，

由於種植作物也均要耗費相當長培育時間，

此兩項工作，無法於單一年度中完成， 因此

規劃需間確定可以產生吸附量，再探討與作

物間的反應。 

委員四 

1. 添加零價鐵對土壤中孔隙水中鎘濃度

之影響結果宜再確認，此在土壤中發

生之 Biogeochemistry反應複雜，尤其

在桃園污染紅壤中。 

2. 柚木或黃金葛製成碳材料吸附 Cd 的

最大吸附量差不多。 

3. 影響水稻吸收土染中鎘之生物、化學

與鎘之溶解移動之參數與品種間有複

雜之相關性，後續研究建議對各因子

好好探討，以免造成錯誤之解釋。 

4. 已完成期中報告查核項目之工作。 

1. 謝謝委員提醒，待實驗完成整合所有參數

後，將做進一步的確認。 

2. 由於柚木與黃金革基本性質接近，因此吸

附量接近應為合理的結果，但基本性質是

否接近必須經由分析的結果確認，無法於

事前得知，但可以確定兩者均具備高吸附

容量。 

3. 謝謝委員提醒，期末報告將針對各因子做

完整探討。 

4. 謝謝委員。 

上傳時間：2018年12月26日下午 10:09



3 

 

委員五 

1. 本研究探討生物碳材料對 Cd及 Hg的

吸附行為。 

2. 建議補充說明零價鐵的來源及粒徑。 

3. 生物碳的製備是在 800oC 完成碳化。

由於本研究所使用之高溫爐最高溫度

可達 1200oC，建議碳化溫度可以提升

到 1000oC。應該可以提升生物碳的比

表面積及孔隙率。 

4. 活性碳的製備是使用水熱碳化後的碳

材料。建議補充說明為何不直接用生

物碳材料直接1000oC碳化後製備活性

碳。 

5. 建議補充黃金革及柚木的原始元素分

析，以便與改質後的碳材料進行比較。 

6. 建議補充 Cd等溫吸附模式的 R2值。 

7. 本研究目標重金屬為親硫性金屬，建

議生物碳材料元素分析增加硫的元

素。 

1. 本研究除探討生物碳材之外，也探討藉由

地球化學調控降低 Cd 及 Hg 在水田的生

物有效性。 

2. 謝謝委員提醒，已補充。 

3. 由於當初對於 Cd的吸附主要考慮因素為

表面官能基，比表面積與孔隙率並非主要

的影響因子，因此若將溫度增加至 1000C

雖然可以增加比表面積，但容易破壞表面

COOH與OH官能基，將不利於Cd吸附。 

4. 直接使用水熱碳製成活性碳的原因為想

了解經活化後表面官能基之變化，直接利

用生物碳製作活性碳也是可行的方法之

一，但一般研究中可將碳化與活化步驟合

併成一步驟進行，亦即將材料將直接製成

活性碳，並不需要經過生物碳步驟，因此

本研究中考慮將水熱程序碳化再製成活

性碳，已增加敘述於報告中。 

5. 謝謝委員建議，將於期末報告中補充。 

6. 謝謝委員建議，已加入。 

7. 以 XPS 分析元素組成，除 H元素外，可

以掃描個元素組成，C、O、N、S等元素

均可以測得，並非本研究未分析 S元素含

量，而是 S 元素含量過低(<0.1%)，在分

析中無法獲得結果。 

委員六 

1. 稻作盆栽試驗，建議盆栽置放於日曬

處，避免遮陰造成稻作生長遲緩或病

蟲害，影響試驗效果。 

2. 錯別字 

（一）第 27頁 3.4.2節第 2行「液及」是

否修改為「抑即」。 

（二）第 43 頁第 2 行「反映初」是否修

改為「反映出」。 

1. 謝謝委員建議與提醒。這的確是目前我們

所發現的最有可能的原因之一。 

2. 謝謝委員建議，已修改。 

 

 
專案主持人：____________________(簽名及蓋章) 
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行政院環境保護署「土壤及地下水污染整治基金補助研究與模場試驗專案」  

  
□申請計畫書 □期中報告 

□修正計畫書 ■期末報告 
審查意見回覆對照表 

計畫年度 107年度 計畫類型 ■ 研究計畫 □ 模場試驗 

計畫類別 □調查   ■整治   □其他 主持人：林居慶  

計畫名稱 
利用具環境友善之地球化學調控及吸附材添加現地降低受污染稻田土中親硫金屬

(汞和鎘)之植作生物有效性 

委員審查意見 計畫單位回覆 

委員一 

1. 成果績效自評表中仍有 4 篇國外論待

送出，請於 11月完成。 

2. 本案獲得零價鐵對土壤重金屬穩定作

用具一定效果之成果，硫酸鹽效果不

如預期之原因有待釐清。 

3. 吸附材部分，碳材對 Cd的吸附研究，

後續須釐清問題有待努力。 

 

1. 已完成一篇期刊文獻投稿，符合規定。

謝謝委員提醒。 

2. 硫酸鹽的結果不如預期的原因，擬於未

來藉由可完整控制的縮模試驗研究予

以釐清。 

3. 謝謝委員建議，此部分將持續進行研

究，以釐清吸附機制。 

委員二 

1. 計畫進度達成原訂工作項目進度。 

2. 研究成果已開發表國內研討會論文，

請於自評表備註發表處。 

3. 國外期刊論文及研究會論文撰寫中，

後續情況請於定稿本中註明。 

4. 有關孔隙水鎘濃度出現差異問題，建

議探討是否有干擾因子。 

 

1. 謝謝委員。 

2. 已備註。 

3. 已註明。 

4. 已補充說明。 

委員三 

1. 本計畫欲以添加零價鐵與硫酸鹽的化

學調控方法與添加生物炭吸附材的物

理方法於土壤當中，期能降低重金屬

的生物有效性，防止鎘米之產出。 

2. 實驗結果顯示收成之糙米不論鎘或汞

的濃度，各處理組均較對照組更高，

顯示與目的不符未達目標實驗失敗。 

3. 另外就稻米的產量而言，各零價鐵與

硫酸鹽的處理組均較對照組降低，顯

示各種處理會影響收成，此方法不易

推廣。 

 

1. 研究結果確實顯現零價鐵的添加有助

於降低土壤孔隙水中的鎘濃度，但硫酸

鹽的添加則否。 

2. 單獨添加零價鐵的組別在重新分析後

發現，處理組的糙米不論是鎘或汞的濃

度在均值上皆低於對照組，但考慮標準

偏差時，則處理組與對照組並無顯著差

異。 

3. 事實上，統計分析的結果並無顯示各處

理組的稻米產量較對照組差，但處理組

的數值確實較為分散不集中。 
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委員四 

1. 計畫成果確實已達研究目的的各項成

果。 

2. 各種處理雖可對土壤中重金屬鎘、

汞、銅、鋅之溶解度或生物有效性降

低濃度，但對地上部糙米中重金屬濃

度間之相關性分析與評估，是非常複

雜的系統，研究結果確實反應土壤系

統的複雜性。 

3. 建議未來研究此系統時增加考量土壤

水分管理、水稻品種及土壤特性之影

響。 

4. 建議將審查意見回覆表放報告最後

面。 

5. 建議期末報告通過。 

 

1. 謝謝委員。 

2. 細部的機制探討仍需往後藉由縮模試

驗予以釐清。 

3. 謝謝委員建議。 

4. 遵照辦理。 

5. 謝謝委員。 

委員五 

1. 本研究藉由亞鐵與硫酸鹽添加的地化

調控，探討生物碳材料對 Cd及 Hg的

吸附行為。 

2. 建議可以探討如何藉由零價鐵的施作

(施作方式)來達到調控亞鐵的目標。本

研究僅探討兩種鐵的添加量，未來可

進一步探討相關的影響。 

3. 本研究以探討生物碳的比表面積及孔

隙率，建議未來可進一步探討生物炭

的物理機械性質(例如機械強度)，以進

一步評估實廠運作的可能性。 

4. 黃金革所合成之碳材料對於 Cd 的吸

附容量均高於柚木及洋蔥。建議可進

一步探討其原因。 

5. 本研究亦進行以樟樹樹葉及玉米梗製

成的碳材料在去離水環境中對於低鎘

濃度所表現出的線性等溫吸附行為。 

6. 本研究對於幾種碳材料以建立相關資

訊，建議未來可探討本研究相關碳材

料對汞的吸附行為。 

 

1. 本期計畫在地化調控與吸附材添加上

實則進行分別探討，尚未加以整合。 

2. 謝謝委員建議。 

3. 謝謝委員的建議，未來將探討所合成碳

材料之機械強度以評估實場應用性。 

4. 對於農業廢棄物合成碳材料吸附 Cd，

主要受到材料中表面官能基影響，以含

O 元素含量解釋此原因，由於 O 元素

含量高，形成 COOH或 OH官能基的

機會較高，由 FTIR測定結果亦可符合

此項推論，相關敘述已顯示在報告中。 

5. 謝謝委員。 

6. 謝謝委員。 

委員六 

    建議日後若有栽種稻作試驗，日曬及

防風雨等應注意，避免影響試驗效果。 

謝謝委員建議。 
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