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行政院環境保護署 

106年度土壤及地下水污染整治基金補助研究與模場試驗專案 
 
 
 

以養份最佳化促進能源作物植生復育重

金屬污染土壤效能之研究 

期末報告（定稿） 

 
 

 

 

 

主 辦 單 位 ：    行政院環境保護署 

專 案 執 行 單 位 ： 國立臺灣大學／生物能源研究中心 

專 案 主 持 人 ： 柯淳涵 教授 
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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 106 年度 計畫類型 ■ 研究計畫 □ 模場試驗

計畫類別 ■整治   □預防   □其他 主持人：柯淳涵 NO：18 

計畫名稱 以養份最佳化促進能源作物植生復育重金屬污染土壤效能之研究 

委員審查意見 計畫單位回覆 

委員 1 

1. 本專案對未來土壤及地下水污染調查及整

治工作推動的貢獻不易評估。 

(1) 本計畫書 3.8 節已對國內植生復育的

既有成果加以簡要彙整，就實務工作

而言，宜先 評估植生復育在國內執行

的條件與限制。 

(2) 植物生長與土壤肥料的關係為一已知

的現象，植生復育採肥坋添加是為促

進生長以增加植株的攝取總量?或是為

改變根系微生物系統以促進攝取量(或

速率)? 

2. 本專案預估之成果績效不易評估。 

(1) 本計畫的目標之一是「綠色整治」，建

議先定義本計畫的「綠色整治」，及其

評估因子。 

(2) 添加螯合劑的效應，計畫主持人已執

行過類似計畫。 

3. 研究方法可行，對未來實場應用性的說明

不具體。 

4. 預期成果評估原則與評估條件的說明不具

體。 

5. 專案經費編列過高(主要是人事費編列過

高)。 

6. 部分研究項目重複。 

 

 

1. 謝謝委員建議，植生復育作物若能提高收

獲量，將有助於重金屬的移除，研究希望

提高富集植物的生物量，藉此加速重金屬

污染土壤金屬的移除。 

(1) 將在未來章節補充植生復育在國內執

行的條件與限制。已補充於 3.5 節。 

(2) 研究希望促進植生復育作物的生長

量，另藉由螫合劑的添加能促進作物對

重金屬的吸收，藉此加速重金屬污染土

壤金屬的移除。 

2. 謝謝委員建議，本研究擬藉養份添加及螫

合劑的輔助，提高重金屬的移除。 

(1) 將在未來章節補充綠色整治及其評估

因子。已補充於 3.5 節。 

(2) 螫合劑在過去研究有助於作物重金屬

的吸收，研究擬再輔以養分的添加，希

望增加重金屬移除的效率。 

3. 謝謝委員建議，在未來章節補充於實場應

用性。 

4. 謝謝委員建議，將補充預期成果評估原

則，另依計畫規定將本研究撰寫投稿至

SCI 等級期刊進行發表。 

5. 已降低主持人費，懇請委員支持。 

6. 謝謝委員建議，將修定研究內容在未來報

告中提出。 
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委員 2 

1. 本計畫擬探討養分最佳化，促進能源作物

植生攝復育重金屬污染土壤，符與綠色整

治趨勢，預期研究成果以論文發表為主；

技術成果較不具商業化可能性。 

2. 本研究工作內容包括兩種能源作物實驗室

種植及整治測試，養分對植物吸收重金屬

促進測試，以及添加螯合劑促進整治之測

試，與其所獲得添加的配方，可以提供實

場應用的參考。 

3. 建議應考量吸收重金屬之植物處理方案。

1. 謝謝委員建議，本研究擬先藉由養分最佳化促

進作物的重金屬吸收，若此方式順利進行，有

助於未來相關單位在以植生復育進行重金屬

污染土壤金屬移除的效率增加。 

2. 謝謝委員鼓勵。 

3. 植生復植作物選用相關能源作物，亦希望未來

作物能進行再利用，以減輕環境負擔。 

委員 3 

1. 宜注意計畫結束後，污染土壤之處理。 1. 謝謝委員建議，將依規定進行污染土壤之處

理。 

委員 4 

1. 本案選擇添加 EDDS、EDTA 二種螯合

劑，增加污染土壤中重金屬的移動性以利

植物吸收，惟 EDTA 具有生物毒性，於環

境中存在時間可能長達數個月，是否會對

環境造成額外負擔。  

2. 添加螯合劑增加重金屬於土壤中移動

性，是否會因暴雨逕流造成重金屬污染範

圍擴大，宜請評估。 

 

 

 

1. 謝謝委員建議，因過去研究 EDTA 可促

進植生復育重金屬吸收，本研究擬藉此

作為對照組，了解對於其他養份最佳

化，螫合劑添加，對於植生復育效率的

情形。 

2. 謝謝委員建議，本研究先以溫室進行研

究，另採用螫合劑的添加，作為對照組，

評估植生復育的效率，若未來應用於實

場亦會審慎評估。 
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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 106 年度 計畫類型 ■ 研究計畫 □ 模場試驗

計畫類別 ■整治   □預防   □其他 主持人：柯淳涵 NO：18 

計畫名稱 以養份最佳化促進能源作物植生復育重金屬污染土壤效能之研究 

委員審查意見 計畫單位回覆 

委員 1 

1. 執行現況、流程及方法已具體說明。 

2. 計畫後續執行工作項目已於 p. 58 中簡要

說明。 

3. 本計畫的執行進度並無落後。 

4. 進度符合，依結案標準本計畫應可達成原

計畫標的。 

5. 研究內容與計畫目的相符。 

6. 本計畫為執行中的計畫，目前已有初步的

成果，執行成果的討論與建議的合理性尚

待期末報告中進一步說明。 

7. 整體研究成果符合預期。 

8. 學術產出及活動、人才培育等符合預期(依

據以往的成果研析)。 

9. 本計畫仍在執行中，研究成果獲得專利、

技術轉移等尚待期末報告中提出。 

10. 本計畫的預期成果對社會經濟發展(土壤

與地下水污染的產業)的效益尚待說明。 

11. 污染物的存在型態對本計畫的影響? 建議

說明。 

12. 添加不同比例的肥份，對重金屬的吸收(植

生)與植株的生物量之間的關係尚待討論。

13. 添加不同比例的肥份對 EC 值的影響與對

生物量的影響建議討論。 

14. 添加不同比例的肥份與重金屬吸收之間的

競爭建議討論。 

 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員。 

3. 謝謝委員。 

4. 謝謝委員。 

5. 謝謝委員。 

6. 將於期末報告再作進一步討論與說明。 

7. 謝謝委員。 

8. 謝謝委員。 

9. 謝謝委員。 

10. 將於期末報告中進行說明相關效益。己補充於

5.7節。 

11. 將收集相關文獻，於期末報告中進行存在型態

對本計畫的影響。已補充於3.7節。 

12. 將於期末報告中進行不同比例肥份對重金屬吸

收及生物量之間關係的探討。已補充於3.4.6節。

13. 將於期末報告中進行不同比例肥份對EC值及

生物量之間關係的探討。已補充於5.5節。 

14. 將收集相關文獻，於期末報告中進行不同比例

肥份對重金屬吸收競爭關係的探討。已補充於

3.4.6節。 
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委員 2 

1. 實際進度符合預定進度。 

2. P53、55、57 頁最後應為台灣藜，吸收土

壤的濃度倍數請再檢視。 

3. 最後的經濟評估，請包括植物的後處理。

4. 期末報告建議將論文期刊文件附冊。 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員指正，已進行修正。 

3. 謝謝委員建議，將考慮植物的後處理。已補充

於5.7節。 

4. 謝謝委員建議。 

 

委員 3 

1. 後續研究將以添加螫合劑，促進植生復育

重金屬之吸收，惟請注意螫合劑之生物毒

性，以及增加重金屬於土壤中移動性，是

否會因暴雨逕流造成重金屬汙染範圍擴

大，造成環境負荷或二次污染；以利評估

本研究計畫，未來是否具有污染場址之實

場應用價值，以及可能產生問題癥結點。

1. 謝謝委員建議，將收集相關文獻探討螫合劑對

於污染範圍擴大的影響。已補充於3.6節。 

委員 4 

1. 本研究已完成兩種植物(狼尾草及台灣藜)

植體吸收重金屬銅、鉻及鎘之實驗，探討

不同營養下，植體生長及吸收重金屬之能

力。研究內容，結果具應用價值。 

2. 建議應針對選用植物與國內本土植物、及

國外類似植物，在植生攝取法應用上之比

較，例如去除汙染物速率、經濟性、時效

性等，以增加應用比較。 

3. 建議期末時，可以考慮提出此兩種植物應

用於污染場址時，其應用範圍(土壤、汙染

物、濃度)、及應用方式、時機、限制等，

以提供實務參考。 

 

 

 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員，將在期末報告中補充討論。已

補充於3.5.5節。 

3. 謝謝委員，將在期末報告中補充討論。已

補充於5.7節。 
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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 106 年度 計畫類型 ■ 研究計畫 □ 模場試驗

計畫類別 ■整治   □預防   □其他 主持人：柯淳涵 NO：18 

計畫名稱 以養份最佳化促進能源作物植生復育重金屬污染土壤效能之研究 

委員審查意見 計畫單位回覆 

委員 1 

1. 專案研究計畫執行現況、流程及方法已具

體說明 

2. 計畫後續執行工作項目及內容已於 p. 61 

說明 

3. 計畫執行進度與預定進度符合 

4. 執行進度並未落後 

5. 結案標準與原計畫相符 

6. 研究內容與原計畫目的相符 

7. 根據研究內容所提出之討論與建議合理，

整體研究成果符合預期 

8. 學術產出及活動、人才培育等是符合預期

9. 成果研發獲得專利、技術轉移: 未說明 

10. 本計畫的研究成果具應用潛力，但適用條

件為何?建議說明 

 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員。 

3. 謝謝委員。 

4. 謝謝委員。 

5. 謝謝委員。 

6. 謝謝委員。 

7. 謝謝委員。 

8. 謝謝委員。 

9. 已申請中華民國專利，目前審查中，並於

106.11.29發文至環保署報備存查。 

10. 謝謝委員，在3.5節表11中列舉植生復育的劣

勢，因此在進行植生復育整治時需考量其限

制，在實施植生復育時搭配養份施予，將可提

升生物量，增加重金屬吸收總量。 

委員 2 

1. 計畫執行工作項目及內容說明完整。 

2. 計畫進度達成原訂目標 。 

3. 自評表計畫成果投稿國國外期刊，請於定

稿本備註欄說明發表處，名稱等。 

4. 計畫執行至 11 月底，甘特圖請配合修正工

作進度百分比。 

 

 

 

 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員。 

3. 謝謝委員，投稿國外期刊撰寫中，另已申請中

華民國專利，目前審查中，並於106.11.29發文

至環保署報備存查。。 

4. 謝謝委員指正，已進行修正。 
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委員 3 

1. 本計畫探討添加螯合劑、及養分，對狼尾

草及台灣藜吸收重金屬之影響。實驗結果

可以提供國內植生復育之參考。 

2. 研究結果顯示添加螯合劑及養分，可以提

升植體重金屬攝取量，但其成本、及環境

整體效益如何，後續有機會建議補充。 

3. 在實場應用時，仍有許多可以討論之處，

例如如何施加適當量的螯合劑，土壤性

質、及汙染物濃度之影響，建議後續可探

討。 

1. 謝謝委員。 

2. 謝謝委員，本研究為實驗室規模，進行可行性

評估，未來進行模場研究時將考慮成本及環境

整體效益，以供環保署於實場應用時參考。 

3. 謝謝委員。 

委員 4 

1. 依照 3.6 節資料，請注意本技術添加螯合

劑促進植生復育重金屬之吸收，是否會增

加重金屬於土壤中移動性，造成污染範圍

擴大。 

2. 同意結案。 

 

 

 

1. 謝謝委員提醒。 

2. 謝謝委員。 

 

 



ix 

 

專案基本資料表 

專案性質 █實驗性質 □非實驗性質 專案類別(單選) █研究專案 □模場試驗 

研究主題 █整治 □預防 □其他 □自訂 

申請機構系所 國立臺灣大學生物能源研究中心 

機構地址 臺北市大安區羅斯福路四段 1 號 

計畫主持人 柯淳涵 職等／職稱 比照簡任第 13 職等/教授 

協同主持人  職等／職稱  

專案 

名稱 

中文 以養份最佳化促進能源作物植生復育重金屬污染土壤效能之研究 

英文 
Using energy crops for phytoremediation in the heavy metals contaminated soils with 
different fertilizer treatments 

關鍵字 植生復育、重金屬、養份、螫合劑、能源作物 

執行期程 
自 民 國    1 0 6  年     0 1  月    0 9  日 起

至 民 國    1 0 6  年     1 1  月    3 0  日 止

專案主持人 姓名：柯淳涵 
E-mail：

chunhank@ntu.edu.tw 

專線：02-33664653 
手機：0988-030-556 

專任助理 姓名： Email： 
專線： 
手機： 

經 

費 

分 

析 

總 

表 

專 案 預 估 經 費 金  額 編列說明 

1. 人事費用 344,265 （1~5 項相加之 50%為限） 

2. 貴重儀器使用含維護費 0 （與計畫實驗相關） 

3. 消耗性器材與主要費用 329,748 （與計畫主體相關） 

4. 其它研究相關費用 24,060 （差旅與租賃費用） 

5. 雜支費用 29,200 （1~6 項相加之 5%為限） 

6. 行政管理費 72,727 （1~5 項相加之 10%為限） 

專案計畫申請總金額 800,000 （多年期計畫請列全程經費）

專案主持人（簽名及蓋章）：                                    日期： 106.12.19       
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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 

106 年度專案成果績效自評表 

一、 專案基本資料 填表日期：106 年 12 月 19 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 █整治 □評估 □其他  

申請機構系所 國立臺灣大學生物能源研究中心 計畫主持人 柯淳涵 

專案名稱 以養份最佳化促進能源作物植生復育重金屬污染土壤效能之研究 

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。 

（一）學術面 

目標達成程度

項目 
申請

預估數

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
出發表日期、發表處、發表名

稱、影響指數等）

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.國外投稿 

(篇數) 
(1)期刊論文 1 0 0 100 撰寫中 

(2)研討會論文      

3.報告 
(篇數) 

(1)技術報告      

(2)研究報告 1 0 1 100 期末報告 

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 2 2 2 100  
(2)博士   

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

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 0 0 1 100 
已申請中華民國發明

專利。 

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 
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） 

土壤環境品質直接關係到農產品的安全，進而威脅動物和人類健康。因此，重金屬污染

復的研究已成為當前國內外的熱點科學問題和前沿領域。目前，重金屬土壤污染的修復主要

理化學法和植物修復法。植物修復法可保持土壤品質，然而所需時間過久。但植生復育生物

過小的問題，藉由不用養份施予量的方式促進土壤中的有機質轉化和作物吸收與利用，並藉

與重金屬離子發生遷移轉化，促進植體對重金屬的吸收，改變重金屬在土壤中的存在形態

屬從土壤顆粒表面解吸，從而大大活化土壤中的重金屬，藉此提高植生復育的重金屬吸附

由選取非食用性能源作物做為植生萃取作物，可提供再利用環境能源永續的價值。 
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計畫摘要 

 

(一)中文部分︰ 

植生復育(Phytoremediation)是利用植物來移除污染物的技術。因此本計畫擬利用

本土種植物進行綠色復育試驗研究，以取得現地已污染含有重金屬鎘、鉻、銅的土壤

作為植物種植的介質來源，目前規畫以本土常見與具有能源潛力作物，如狼尾草、台

灣藜進行重金屬吸附試驗，待植物收成後除移除，亦可能作為生質能源作物料源來源。 

從目前來看狼尾草所獲得的生物量最大，其次為台灣藜，狼尾草所獲得的生物量

為台灣藜的 3.53-4.28 倍。在以不同養份處理量來看，狼尾草在施加不同比例養份，其

生物量將較對照組提升 1.29-2.21 倍。而台灣藜在施加不同比例養份，其生物量將較對

照組提升 1.26-2.28 倍。 

而不同養份處理的環境下，狼尾草植體重金屬銅的濃度，對照組為 42.10 mg/kg，

隨著養份的增加，重金屬吸收為 68.63 ~82.19 mg/kg，台灣藜植體重金屬銅的濃度，對

照組為 265.30 mg/kg，隨著養份的增加，重金屬吸收為 337.45~377.64 mg/kg。狼尾草

植體重金屬鉻的濃度，對照組為 14.65 mg/kg，隨著養份的增加，重金屬吸收為

38.20~44.36 mg/kg，台灣藜植體重金屬鉻的濃度，對照組為 41.95 mg/kg，隨著養份的

增加，重金屬吸收為 55.20 ~64.15 mg/kg。狼尾草植體重金屬鎘的濃度，對照組為 2.57 

mg/kg，隨著養份的增加，重金屬吸收為 3.93~4.81 mg/kg，台灣藜植體重金屬鎘的濃

度，對照組為 13.43 mg/kg，隨著養份的增加，重金屬吸收為 17.27~20.11 mg/kg。 

而不同養份添加 EDTA 後的環境下，狼尾草植體重金屬銅的濃度，隨著養份的增

加，重金屬吸收為 83.59~127.32 mg/kg，台灣藜植體重金屬銅的濃度，隨著養份的增

加，重金屬吸收為 416.55~447.77 mg/kg。添加 EDDS 後的環境下，狼尾草植體重金屬

銅的濃度，隨著養份的增加，重金屬吸收為 78.67~99.26 mg/kg，台灣藜植體重金屬銅

的濃度，隨著養份的增加，重金屬吸收為 351.54~437.79 mg/kg。 

而不同養份施用量，對於植體吸收三種重金屬的效果都有上升趨勢，在重金屬鎘的效果

較其他兩種重金屬銅及鉻來的較高。雖然對於植體內重金屬濃度效果較不顯著，但因生物量

的增加，對於重金屬移除的總量將有助益。另以具有能源潛力的作物進行植生復育，對於環

境永續上將具有一定的效益。 
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計畫摘要 

 

(二)英文部分︰ 

Phytoremediation is a technique that uses plants to remove contaminants. Therefore, 

this project plans to use the local plant for green rehabilitation test study to obtain the 

pollution of the land containing heavy metals cadmium, chromium, copper soil as a medium 

for plant cultivation, the current planning to local common and energy potential crops, such 

as Pennisetum, Taiwan Chenopodium for heavy metal adsorption test, after removal of 

plants, but also as a source of energy for the source of raw materials. 

The biomass obtained from Pennisetum was the highest, followed by Taiwan quinoa, 

and the biomass obtained from Pennisetum was 3.53-4.28 times of Taiwan. In terms of 

different nutrient treatments, the biomass of Pennisetum was increased by 1.29-2.21 times 

compared with the control group. While Taiwan's quinoa in the application of different 

proportions of nutrients, the biomass will be higher than the control group 1.26-2.28 times. 

The concentration of heavy metal copper in the control group was 42.10 mg / kg, and 

the absorption of heavy metals was 68.63 ~ 82.19 mg / kg with the increase of nutrient 

content. The contents of heavy metal copper And 265.30 mg / kg in the control group. With 

the increase of nutrient content, the absorption of heavy metals was 337.45 ~ 377.64 mg / kg. 

The concentration of heavy metal chromium in the control group was 14.65 mg / kg, with 

the increase of nutrient content, the absorption of heavy metals was 38.20 ~ 44.36 mg / kg, 

the concentration of heavy metal chromium in Taiwan quinoa plant was 41.95 mg / kg, with 

the increase of nutrients, heavy metal absorption of 55.20 ~ 64.15 mg / kg. The 

concentration of heavy metal cadmium in the control group was 2.57 mg / kg, and the 

concentration of heavy metal was 3.93 ~ 4.81 mg / kg with the increase of nutrient content. 

The concentration of heavy metal cadmium in Taiwan quinoa was 13.43 mg / kg, with the 

increase of nutrients, heavy metal absorption of 17.27 ~ 20.11 mg / kg. 

The concentration of heavy metal copper in Pennisetum americana was 83.59 ~ 127.32 

mg / kg with the increase of nutrient content, and the concentration of heavy metal copper in 

Taiwan quinoa was increased with the increase of nutrient content. The increase of heavy 

metal absorption is 416.55 ~ 447.77 mg / kg. In the environment of adding EDDS, the 

concentration of heavy metal copper in Pennisetum purpureum was 78.67 ~ 99.26 mg / kg 

with the increase of nutrient content. The concentration of heavy metal copper in Taiwan 

quinoa plant increased with the increase of nutrient, Heavy metal absorption was 351.54 ~ 

437.79 mg / kg. 
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The effect of different nutrient application on the absorption of three heavy metals in 

the plant is increasing, and the effect of heavy metal cadmium is higher than that of the 

other two heavy metals. Although the effect on the concentration of heavy metals in the 

plant is less significant, the total amount of heavy metal removal will be helpful due to the 

increase in biomass. Another with the potential of energy crops for plant regeneration, for 

the environment will have a certain degree of sustainable benefits. 
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1 

一、前言 

全球工業化的活動，像是採礦、重金屬的熔煉、電鍍、廢氣的排放、能源和

石油開採、殺蟲劑及肥料的使用、公共廢棄物的產生，導致大量可能有毒的化合

物釋出到生物圈，這些有毒物質包含微量金屬，如：鎘、汞、鉛、砷、鋅及鎳，

這些金屬也被稱為重金屬（Lasat et al.，2000；Kabata-Pendias，2001），這些金屬

常是造成土壤污染的原因。土壤污染的問題廣泛分布在台灣，台灣本島大約有超

過 500 處場址可能因當地的污染源而被污染，有大約 120 公頃的土地需要整治

及復育（Soil andGroundwater Remediation Fund Management Board，2007）。因為

重金屬對人類的致癌性及對動物造成的突變影響（Baudouin et al.，2002），土壤

的重金屬污染（如：砷、鎘、鉻、銅、鉛、鋅）是引起輿論關心人類健康及生態

系的主要環境問題之一（Kabata-Pendias，2001）。 

植生復育為一種利用綠色植物吸收或分解有毒金屬或有機化學物質的新方

法，主要是以植物來累積土壤及地下水的重金屬方法(Visoottivisth et al., 2002)。

而植生復育亦被證實為有效、非侵入性、廉價、美觀且受社會接納的方法，並可

用來復育受汙染的土壤及地下水(Garbisu et al., 2001)。植育復生可應用的範圍很

廣泛，包含了固相、液相和氣相的有機物及無機物汙染，而復育方式可分為六大

類，分別為植生萃取(phytoextraction)、植物分解(phytodrgradation)、根圈過濾

(rhizofiltration)、植生穩定(phytostabilization)、植物揮發(phytovolatilization)及空氣

淨化(Salt et al., 1998)。 

已有許多物理、化學及生物性的方法，用於復育受重金屬污染之土壤，大部

分的場址被下令進行整治工作，以能夠再利用這些土地，並且將可能有毒的元素

減少至最低，以免這些重金屬進入食物鏈中。進行不同污染類型的復育及整治

時，如：石化碳氫化合物、含氯溶劑、殺蟲劑、重金屬、物理放射性核種、爆炸

性物質及過多的肥料等，有特定的植物相對應。植生復育是以植物在原來位置進

行整治，且植物和其微生物的交互作用也會對整治有所助益。此技術是利用自然

發生的過程，藉由植物與其周圍植物群間微生物的根際效應，分解及隔離有機及

無機的污染物（Pilon-Smits，2005）。 

儘管植生復育的優點很明顯，但在整治的實質效果仍需要具體的證實。移除

有毒物質的能力以及時間，需要有標準來評估。此技術和土壤污染的程度及深

淺、金屬種類、化學結構式、植物吸收能力、在沒有植物毒性的情況下，植物忍

受重金屬累積的能力、收穫部分之生物質產生量、重金屬在土壤中的最後階段等

有關，且都是在進行復育時需考慮到的（McGrath，1998）。前人的研究顯示鉻及

鉛不易被吸附於地上部，通常是累積於根部細胞（Tiwari et al.，2009；Mellem et 
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al.，2009）；鋅則正好相反，通常累積於植物之綠色組織，如葉部（Probst et al.，

2009）。 

在陸生高等植物中，高濃度的金屬累積不是常見的現象，至今約有 400 種

植物被認定為重金屬高累積能力植物。近年來，數種重金屬高累積植物如 Thlaspi 

caerulescens、Pteris vittata 及 Sedumalfreii 被廣泛的研究，也有一些關於重金屬

高累積植物的研究已在中國發表（Leduc et al.，2005）。 

早期對於重金屬高累積植物的研究主要用於植物地理學的追蹤，之後的研究

方向轉到重金屬高累積植物可能有植生萃取的用途（Kidd et al.，2009）。不過有

些原因限制了重金屬高累積植物的利用，如：生長速度慢、根系為淺根系及生物

量累積較小等。近年來，一些高生物量、能忍受高濃度微量金屬累積、且有足夠

金屬累積量作物的基因型，如：Nicotiana、Salix、Populus 或 Brassica 等，能成

為在植生萃取技術中所需的重金屬高累積植物（Pulford and Watson，2003；

Hammer et al.，2006；Meers et al.，2007；Mleckczek et al.，2009 and 2010；Weis et 

al.，2004）。因此，找到更多有用的重金屬高累積植物將是植生復育成功的關鍵。 
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二、研究目的 

目前已公告列管之農地污染改善方式中，對於遭重金屬鎘、鉻、銅、鎳、鉛、

鋅污染且污染濃度較低之農地，多採用「土壤翻土混合稀釋法」進行處理；而對

於遭重金屬鎘、鉛、汞污染，及污染濃度較高地區之農地，則可採「土壤酸洗法」，

對於部分污染土壤則採「熱處理法」、「排土法」、「客土法」等其他改善方法（行

政院環境保護署，2006）。土壤中的重金屬為無機類的污染物，其不同於有機化

合物能夠被微生物所降解，因此通常需以移除的方式方能達到清除土壤中重金屬

的效果，而大部分傳統的整治技術不但花費昂貴，並且抑制了土壤的肥沃性，此

部分對於生態系統而言是負面的影響。就發展中國家而言，植生復育

（phytoremediation）技術是較符合經濟效益、對環境友善且可美化環境的處理方

式，因此本研究目的為利用植生復育技術來處理遭受重金屬鎘、銅、鉻、鎳、鉛、

鋅等污染土壤之可行性探討。 

首先選用文獻中目前所提及具有能源潛力的生質作物，如狼尾草、台灣藜

等，如果可增加植生復育後的可再利用性，以這些植物進行土壤中重金屬累積能

力的比較。觀察植物於不同重金屬銅、鉻、鎘為主等污染土壤的累積能力。目前

國內外學者希望尋找超富集植物修復重金屬污染土壤進行了大量的研究，但較小

的生物量成為修復重金屬污染土壤的關鍵問題，特別是在農地污染土壤對於保水

保肥能力較差，從而使得植物在這種土壤環境下生長極其因難，土壤水分養分是

影響植物生長和土壤有機質的關鍵因素，如何通過肥料調控技術提高植物修復重

金屬污染土壤的效果，成為目前需要解決的關鍵問題。土壤重金屬可與土壤礦物

質，有機物及微生物發生多種物理、化學和生物作用，從而使重金屬在土壤中表

現出不同的儲存狀態，土壤重金屬的形態常被認為是決定土壤重金屬生物有效性

及其環境行為的關鍵，土壤肥料調控技術對於調節土壤中的有機質具有著重要的

作用。土壤中有機質含量的多少不僅決定著土壤的養分狀況，而且還可以通過與

重金屬離子發生強烈的表面吸附、離子交換及螫合作用，影響著重金屬的溶解、

遷移和轉化能力（羅小三等，2008），加之這些作用和變化過程與土壤水分含量

密切相關，進而影響土壤重金屬的遷移和累積。近年來，針對土壤有機質對土壤

重金屬有效性的研究結果仍存在較大的分歧。張亞麗等(2001)使用盆栽試驗研究

了解有機肥料對污染土壤中 Cd 的有效性及其形態影響，結果顯示：不同類型有

機肥的施用明顯降低了土壤中有效性 Cd 的含量，但大多數學者的研究結果發

現，土壤有機質對重金屬有明顯的＂活化作用＂，與土壤有效態重金屬含量大多

呈顯著正相關（王昌全等，2010）。肥料耦合作用對提高土壤有機質具有重要作

用，研究發現灌溉水和施用磷肥促進了土壤中的有機質轉化和作物吸收與利用，

從而降低了土壤有機質含量。雖然斿用氮肥能夠提高土壤中的有機質含量，但施
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氮量較多則會降低土壤中的有機質含量，其影響程度的大小順序為：灌溉水>磷

肥>氮肥（鄭昭佩等，2002）。因此在重金屬污染土壤中，用肥料調探技行可以改

變作物根區土壤的物理、化學和生物特性，為作物生長和水肥利用效率的提高創

造更為有利的根區微環境條件。 

本研究目的希望藉由不用肥料的之施用條件下，利用植物對土壤中重金屬鎘

（Cd）、銅（Cu）、鉻（Cr）等污染物進行吸附。並進而增加土壤中重金屬的流動

性，以提高植生復育金屬吸收效果，期望能發展出一套含有處理重金屬污染之技

術平台，並希望藉著此處理程序於未來能有效減輕重金屬污染所帶來的負荷。 
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三、文獻探討 

3.1 研究背景 

土壤及地下水污染屬於非感官性污染，因污染物傳輸不若地表水及空氣污染

物快速，故污染狀況不易被察覺，多屬於長期的、慢性的，以及具累積性的污染。

當污染物於土壤和地下水中持續散播，或總量持續累積，危害性將日漸增加，為

降低危害除需付出龐大的經費及人力外，恐另需面對許多不可回復之環境及人體

健康等損害，故有必要做好事前污染管制措施及環境持續監測，以避免或減少土

壤及地下水污染情事發生。 

政府自 70 年代即以網格法調查全台農地土壤重金屬之含量，至 86 年底共

計調查有 1,024 公頃農地土壤重金屬濃度落於「台灣地區土壤重金屬含量及等級

區分表」之第五級，屬於「土壤中有外來重金屬介入，應列為重點監測地區，並

進行相關工作」。行政院環保署後於 91 年針對其中 319 公頃高污染潛勢區域展

開細密調查計畫，共調查出 278 公頃農地遭受污染，截至 102 年底大部分農地

已完成整治改善及復育，並為照顧農民生計已提供合理的作物收購及停耕等補償

金。 

由於我國事業廢污水排放系統與農業灌溉渠道系統未完全分離，而區域土地

利用規劃未臻完善，部分灌溉渠道引進受污染河川或埤池之水，且事業單位又搭

借灌溉渠道排放廢水等等，導致污染物質進入農業灌溉渠道系統，污染灌溉水

質，進而累積於渠道底泥，污染了農地土壤與農作物。 

行政院環保署遂於 99 年起以灌區集水區的概念，擬訂一套農地重金屬污染

潛勢篩選機制，找出全台高污染潛勢區域之農地並加以排序，重新啟動全國農地

的調查作業，分階段逐步釐清各地區農地土壤污染情形。並已於 100 年起陸續依

序針對臺中市、桃園縣及彰化縣等部分具高潛勢之農地展開調查。 

我國各縣市累計至 102 年底止，調查出污染列管之農地場址共計 4,402 筆約

746 公頃，已整治改善完成並且公告解除控制之農地場址約有 430.3 公頃 1,965 

筆，仍持續進行整治改善之列管農地控制場址為 2,437 筆約 315.3 公頃，主要為

桃園縣 69.8%、彰化縣 13.5%及台中市 12.5%，詳細分布情形如表 1 及圖 1。 

102 年度新增列管之農地控制場址計有 1,827 處，分別為桃園縣 1,499 處、

彰化縣 300 處、臺中市 10 處、雲林縣 8 處、苗栗縣 6 處、臺南市 3 處及嘉義

市 1 處。重金屬污染物質主要為銅約 94.8%、鎳約 14.4%及鉻約 12.9%。 
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表 1  截至 103 年度各縣市農地污染場址分布情形 (行政院環境保護署，2014) 

行政區 控制場址數 
整治完成並已解除控

制之場址數 

臺北市 0 22 

新北市 0 13 

桃園市 1,531 284 

臺中市 105 589 

臺南市 35 67 

高雄市 0 49 

宜蘭縣 1 4 

新竹縣 0 0 

苗栗縣 10 22 

彰化縣 521 1,156 

南投縣 4 7 

雲林縣 11 13 

嘉義縣 1 0 

屏東縣 0 2 

臺東縣 0 0 

花蓮縣 0 0 

澎湖縣 0 0 

基隆市 0 0 

新竹市 0 200 

嘉義市 6 9 

金門縣 0 0 
總計 筆數：2,225 筆數：2,437 

面積：2,910,197 m2 面積：4,920,474 m2 
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圖 1  各行政區列管農地百分比圖示(行政院環境保護署，2014) 

 

3.2 國內相關案例 

「綠色及永續整治」概念於我國仍屬起步階段，但我國已有應用綠色整治概

念之場址整治案例，如花蓮北埔油庫及澎湖尖山電廠。 

一、花蓮北埔油庫 

北埔油庫為中油公司發生油料洩漏造成污染，經過緊急應變處理後，同

時考慮污染物特性、污染濃度及環境永續利用，最後選用根系分布廣泛與文

獻中有記載相關具復育能力之植株培地茅與小葉欖仁，進行植生復育，整治

效果彰顯。 

二、澎湖尖山電廠 

地下管線破損造成油料洩漏事件，經環保局調查結果指出土壤中含有總

石油碳氫化合物(TPH)超過管制標準。改善工作團隊規劃以微生物分解法配合

水力控制法(抽水/處理法)處理廠內污染團。一方面於污染團上游注入營養鹽

及溶氧，另一方面於污染團下游進行地下水適量抽取。除可增加地下水流速

有利浮油回收及防止污染團擴散，亦能協助營養鹽及溶氧的快速傳輸，促進

微生物的新陳代謝作用，最終將石油碳氫化合物分解成無毒無害的終端產

物，二氧化碳及水。利用現地為生物處理法進行整治，亦是藉由自然界力量

執行整治工作。 
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三、彰化縣農地污染控制場址 

環保署 94 年「彰化縣農地污染控制場址現地植生復育重金屬污染土壤之

可行性評估計畫」，亦於彰化和美鎮大嘉段大規模進行植生復育試驗。以 33

種植物進行花卉植物篩選試驗，篩選出適合彰化試驗區大面積種植 12 種植

物。結果顯示，於污染區種植花卉植物可以達到土地再利用與移除重金屬之

目的，並改善土壤生態系之功能，還可將所種植花卉之物之幼苗或花朵至市

場販售。此污染地區之植生復育計畫成果已納入政策執行及修改法規標準之

重要參考依據，不僅可增加農民之收入，並可促進污染區農地再利用、農業

轉型及節省水資源等多種效益。 

 

3.3 國、內外植生復育相關文獻 

3.3.1 土壤性質影響 

    土壤是富含礦物質有機物的多層次母體，具有乘載生物、提供生物棲息、以

及提供動植物養分等作用，其性質隨著母岩的性質、成土作用期間的物理化學作

用、以及環境生物因子等差異而有所不同。 

    植物生長與土壤的性質息息相關，人類亦仰賴土壤栽植農作物，土壤的種類

與養分之供給可以決定農作物生長的產量與品質(Peuke, 2009)。土壤的肥力被定

義為土壤中的養分供給給植物的能力以及是否能維持適當的平衡(Soil Science 

Society of America, 1997)。而土壤不僅作為支持植物體的介質，對於供給必要元

素如碳、氫、氧、氮、磷、鉀、鈣與鎂等元素也扮演了重要的腳色。另外，土壤

質地也會影響保有必要元素的能力，所以其物理化學性質對於土壤的好壞是息息

相關的。 

    對於植物來說，在土壤中氮磷鉀是三種最為重要的元素。氮會影響植物體中

許多重要分子之組成，如激素類的分子(Piccolo et al., 1992)。磷元素則會影響植

物果實成長。前人做了許多土壤性質影響植物生長相關的研究可見表 2 所示。 
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表 2  土壤性質影響植物生長之相關參考文獻 

土壤性質 參考文獻 內容 

酸鹼度 

(pH) 

Aune and Lal, 
1997 

熱帶的淋餘土、極育土、和氧化土，其酸

度會與農作物收穫成正相關，但其限度為

pH 5。  

有機質 

(Organic matter) 

Romig et al., 
1996 

以分數評量方式建立農業土壤的品質分

級系統。 

電導度 

(Electrical 
Conductivity) 

Burger et al., 
1994 

以松類復育礦質土，土壤電導度曲線變

化，以白松為基準。 

陽離子交換能量

(CEC) 

Reganold and 
Palmer, 1995 

以陽離子交換能量來代表土壤化學性

質，以評估紐西蘭不同的草場系統土壤品

質。 

離子交換性

(Exchangeable)K
, Ca, Mg 離子 

Reganold and 
Palmer, 1995 

以離子交換性來代表土壤化學性質，以評

估紐西蘭不同的草場系統土壤品質。 

氮含量 Reganold and 
Palmer, 1995 

以土壤氮含量來代表土壤化學性質，以評

估紐西蘭不同的草場系統土壤品質。 

磷含量 Aune and Lal, 
1997 

磷含量與農作物收穫成正相關(熱帶的淋

餘土、極育土、和氧化土)，但其濃度限

度為 70±10 mg/kg 

 

3.3.2 重金屬對植體的影響 

重金屬的定義並沒有一致性的定論(Duffus, 2002)，一般定義為以原子序＞20 

的金屬(Phipps, 1981)，也可定義為原子密度＞6 g/cm3者(Alloway, 1995)，或原子

量＞鈣(40)的金屬者(駱，1997)。 

McBride(1994)認為重金屬以砷、鈹、銻、鎘、鉻、銅、汞、鎳、鉛、硒、銀、鉈

及鋅等元素為代表。Angelone and Bini(1992)則認為鎘、鉻、銅、鎳、鉛、鋅等因

其對人類的毒性最大，最需要加以研究。如鎘(密度為8.65 g/cm)在人體內的半衰

期可長達十年以上(Salt et al., 1995)，因此導致許多慢性疾病的發生而危害人體健

康。 

重金屬之汙染對於其人類和農作物具有其威脅性，國內現對重金屬之標準有
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所管制，其主要的重金屬影響(葉琮裕, 2002)如下: 

1. 鎘：鎘容易被植物體所吸收，而且容易被輸送至作物之上部，如水稻穀部，

故在國際上鎘被視為必須嚴加管制污染物質之首位，當土壤受少量鎘污染時，所

種植之作物常有高濃度之累聚現象，因此極易藉著作物進入動物之食物鏈中。鎘

主要來自金屬表面處理業，塑膠安定劑製造業。 

2. 鋅：植物對鋅有吸收性，雖然鋅對植物的毒性低，但在吸收累聚下，對於

食用之人畜仍有危害性，雖然鋅亦常為人體需補充之微量物質。鋅主要來自電池

工業及塑膠安定劑製造業。 

3. 汞：植物對汞的吸收性極低，但有機汞卻有截然不同的反應，有機汞極易

被植物吸收，因此很容易進入食物鏈中。所幸，當土壤於好氧狀態下，有機汞有

轉變成無機汞的現象，因此農田作物吸收有機汞的可能性不高。汞主要來自電池

工業及酸鹼工業。 

4. 銅：農作物對銅的吸收仍不顯著，在植物體內傳導性更低，故當人體食用

生長在嚴重銅污染土壤之作物時，應仍無虞銅之危害。銅的管制主要係針對生態

保護為前提，銅對低等浮游生物具極毒性。銅主要來自金屬表面處理業及塑膠安

定劑製造業。 

5. 鉛：土壤中高濃度的鉛對作物並無毒害，而濃度過高時可以抑制光合作用

的進行。植物對鉛的吸收並不顯著，並通常只累聚在植物的根部，然而鉛對兒童

中樞神經之發育有影響。鉛主要來自金屬表面處理業、皮革製造業及電池工業。  

6. 砷：土壤中之砷會被水稻吸收而分布於整個植物之中，其中以根部最多，

莖葉次之，穀粒為最少。砷主要來自顏料、皮革及農業製造業。  

7. 鎳：鎳對於哺乳動物的毒性低，因此生長在嚴重鎳污染之作物，被人體食

用後，亦很少呈毒害。鎳主要來自金屬表面處理業及電池工業。  

8.鉻:鉻與鎳相同，對哺乳動物之毒性低，然而溶解態之六價鉻則具致癌性。

鉻主要來自金屬表面處理業及製革業廢水。 

農作物吸收重金屬之影響因素常包括重金屬的種類與濃度、植物的種類、土

壤pH值及氣候等等因素。不同植物在不同土壤中對重金屬離子有不同的吸收與積

聚作業，一般而言，農作物在土壤中吸收重金屬的程度分為：鎘＞鋅＞汞＞銅＞

鉛＞砷＞鉻，其中鎘、鋅、汞、銅、鉛等五類重金屬較可能被植物吸收且易積聚

於植物體內(行政院環保署公告)。 
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3.3.3 土壤重金屬汙染 

    重金屬污染為重金屬污染物質進入土壤後，被農作物吸收累積後被人類食用，

以致於危害人民健康，其管道最主要是工廠排放高濃度的廢水，再經由灌溉渠道進

入農田中，進而污染了農地，造成人們誤食。由於這些危害通常是長期慢性累積

的結果，因此容易被人們所忽視。 

台灣地區灌溉系統水源來自河川水或水庫水，但最後引至農田灌溉的水可能

已遭受數種不同途徑之污染，使渠道水與底泥含有某些數量可觀之污染物質。灌

溉用水輸送至農田之過程中，常會遭受工業廢水、養猪廢水、家庭污水、甚至垃

圾污染。正因如此，灌溉渠道之底泥通常含有高濃度重金屬，若不解決此問題，

重金屬會經由農作物吸收，由食物鏈進入人體而造成健康問題及危害。 

 

1. 土壤重金屬汙染來源 

土壤重金屬汙染途徑，如圖2所示。自然環境中，土壤重金屬含量屬微量級，

只有某些土壤因含有特定之礦物，而使土壤具有高濃度重金屬之背景值，因這些

特定礦物可能由土壤母岩釋放進入土中(何念祖與孟賜福，1987)。重金屬於環境

中的自然散佈則是藉由母岩風化、降塵、降雨及土壤水分的移動等因子所造成

(Alloway，1995)。土壤中各重金屬來源如表3所示。環保署曾對台灣地區農田土

壤重金屬含量進行調查，瞭解在自然界中土壤金屬之基本含量(表4)  

 

 

圖2  重金屬污染途徑 

資料來源:彰化縣農地土壤污染改善情形成果。(彰化縣環境保護局，2005) 
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表3  土壤中重金屬主要來源(羅良慧，1997) 

重金屬種類 污染來源 用途說明 

鎘 (Cd) 工業 電鍍材料、油漆材料、電池、汽油及輪

胎 

農業 磷肥中含有鎘 

鉛 (Pb) 工礦業 開採及冶煉過程中產生 

交通業 運輸工具燃燒排放含鉛廢氣 

銅 (Cu) 工業 電線、電子、印刷電路板與屬電鍍 

農業 殺蟲劑（例如硫酸銅、鹼性碳酸銅等） 

鋅 (Zn) 電鍍業 鍍鋅管 

印刷業 油墨、油漆及影印紙等皆使用到鋅 

鎳 (Ni) 工業 製造鋼鐵與合金，塗料、色素、化妝品

及電池等 

鉻 (Cr) 工業 金屬鍍鉻、顏料、染料、油漆、墨水、

媒染劑、玻璃及皮革 

 

表4  台灣地區農田土壤重金屬自然含量 

元素 0.1 N HCl萃取濃度 (mg/kg)a  總量分析 (mg/kg)b 

As N.D.-17.00c 3.12-18.90 

Cd N.D.-0.43 1.02-3.41 

Cr N.D.-12.00 22.90-98.90 

Cu N.D.-16.00 7.15-35.10 

Hg N.D.-0.57c 0.01-1.62 

Ni N.D.-12.00 18.00-66.70 

Pb N.D.-18.00 7.05-138.0 

Zn N.D.-25.00 30.10-392.0 

a. 陳尊賢等，1992。 

b. 陳尊賢等，1994。 

c. As與Hg為總量分析。 



13 

2. 重金屬對土壤介質之影響 

重金屬污染土壤之行為屬於蓄積性污染，與空氣污染或水污染情形不同。而

造成土壤污染之有害污染甚多包括有機物、無機物及重金屬等，其中有機物質進

入土壤中後，可被土壤中微生物所分解，而無機鹽類可被植物吸收或溶解流失，

然而重金屬則不同，其將長期殘留在土壤中，不但阻礙農作物之生長，導致收穫

量減少，而且部份會被農作物吸收後，生產出影響人畜健康之農作物。在受重金

屬污染土壤中，常見污染種類主要有鎘、鉻、汞、鉛、鎳及砷等，重金屬在土壤

中將干擾土壤之正常功能，產生以下之影響(台中縣環境保護局，2006a)： 

(1)沒有與土壤結合固定或被植物所吸收的重金屬，可能滲入地下含水層，污

染地下水。 

(2)土壤中微生物受重金屬毒害而降低分解有機物之能力。 

(3)直接對植物產生毒害，部份由植物吸收後，累積了高濃度的重金屬殘留在

植物體中，經由食物鏈而最終蓄積人類體內，使人畜健康受到影響。 

3. 重金屬毒性 

重金屬污染之農地，對農作物會有兩方面的影響，其一為農作物生長受到抑

制，其二為生產具有高濃度重金屬含量之產品。重金屬對作物之毒害程度，與元

素種類、有效性、農作物種類密切相關，不同的作物對各種重金屬的吸附量不同，

而相同含量之重金屬，在不同土壤結構下，植物的吸收情形也不同(呂昱志，1996)。 

 

表 5  重金屬在土壤及植物中的臨界毒性(mg kg-1) (Alloway, 1995) 

元素 土壤中正

常濃度範

圍 

土壤中臨界

毒害濃度 
植物體之正

常濃度範圍

植物體之臨界濃度 

毒害 10%減產 

鎘 0.01-2.0 3-8 0.1-2.4 5-30 4-200 

鉛 2-300 100-400 0.2-20 30-300 - 

鉛 5-1500 75-100 0.03-14 5-30 2-18 

汞 0.01-0.5 0.3-5 0.005-0.17 1-3 1-8 

銅 2-250 60-125 5-20 20-100 5-64 

砷 0.1-40 20-50 0.02-7 5-20 1-20 

鎳 2-750 100 0.02-5 10-100 8-22 

鋅 1-900 70-400 1-400 100-400 100-900 
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Alloway(1995)指出作物對不同重金屬的毒害程度不一，如表6 為金屬在土壤

及植物中的臨界毒性，像作物對鎘、鉻、汞及砷的毒害臨界濃度很低，對其他金

屬則有較高的容忍毒害臨界值，然而每種作物對重金屬的吸收能力具有很大的差

異，因此對重金屬吸收能力高且毒害臨界濃度高時，則經由人體食入的重金屬則

會相對的提高。各種食用作物對土壤重金屬濃度之抗性詳表7。 

 

表 6  常見食用作物對土壤重金屬濃度之耐受性(王一雄等，1995) 

序號 作物種類 
重金屬 

錳 鋅 銅 鉻 鈷 鎳 鎘 汞 

1 水稻 強 強 強 強 強 強 中 中 

2 小麥 強 強 強 強 - - 強 中 

3 大麥 中 - 

4 燕麥 強 強 強 強 中 中 強 弱 

5 玉蜀黍 強 強 中 中 強 強 強 - 

6 大豆 中 弱 強 弱 弱 弱 弱 中 

7 紅豆 中 - 中 弱 中 中 - - 

8 豌豆 強 弱 強 中 強 強 弱 弱 

9 甜豆 強 中 中 中 弱 中 強 - 

10 大蘿蔔 中 弱 - 中 中 弱 弱 強 

11 白菜 弱 - 弱 中 中 弱 中 中 

12 包心菜 弱 中 弱 中 中 中 - - 

13 馬鈴薯 弱 - 弱 - 強 強 - - 

14 蕃茄 弱 中 弱 弱 弱 弱 - 中 

15 甘蔗 弱 中 弱 - 強 強 強 強 

16 胡瓜 弱 - - 中 弱 中 - - 

17 春菊 中 - 強 中 中 強 - 中 

18 萵苣 弱 弱 中 弱 弱 中 - 弱 

19 洋蔥 弱 - - 弱 - - - - 

20 紅蘿蔔 弱 - 中 - 強 中 - - 
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表 7  台灣地區土壤重金屬含量標準與等級區分表 (mg kg-1) 

重金屬 第一級 第二級 第三級 

（背景值）

第四級 

（觀察植）

第五級 

監測值 農地優先整治

值 

As  表土<4 

裡土<4 

4-9 

4-15 

10-60 

16-60 

>60 

>60 

>60 

>60 

Cd  <0.05 0.05-0.39 0.40-10* >10 >10* 

Cr  <0.10 0.10-10 11-16 >16 >40 

Cu <1 1-11 12-20 21-100 >100 >180 

Hg  <0.10 0.10-0.39 0.40-20* >20 >20* 

Ni  <2 2-10 11-100 >100 >200 

Pb  <1 1-15 16-120 >120 >200 

Zn <1.5 1.5-10 11-25 26-80 >80 >300 

註：1. As 及 Hg 為全量，Cd、Cr、Cu、Ni、Pb 及 Zn 為 0.1N 鹽酸抽出量。 

2. 本表等級之劃分，原則上以三位有效數字表示，並採用四捨五入方式。 

3. 五個等級代表之意義如下： 

第一級：土壤中缺乏銅、鋅等農作物生長所需元素者。 

第二級：土壤中重金屬含量低於環境背景值者。 

第三級：土壤中金屬含量為環境背景值者。 

第四級：需進一步確認是否污染者。 

第五級：土壤中有外來重金屬介入，應列為重點監測地區並進行相關工作。 

資料來源：中華民國八十九年五月四日(89)環署廢字第００二四０六二號。 
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表8 台灣地區土壤重金屬汙染物之管制標準值及監測標準值 (mg/kg) 

監測項目 監測標準值  管制標準值  

砷(As) 30 60 

鎘(Cd) 
10  

(食用作物農地之監測標準值為 2.5)

20 

(食用作物農地之管制標準值為 5 

鉻(Cr) 175 250 

銅(Cu) 
220  

(食用作物農地之監測標準值為 120)

400  

（食用作物農地之管制標準值為200）

汞(Hg) 
10  

(食用作物農地之監測標準值為 2)

20 

（食用作物農地之管制標準值為 5）

鎳(Ni) 130 200  

鉛(Pb) 
1000  

(食用作物農地之監測標準值為 300)

2000 

（食用作物農地之管制標準值為500）

鋅(Zn) 
1000  

(食用作物農地之監測標準值為 260)

2000 

（食用作物農地之管制標準值為600）

表9  台灣地區土壤重金屬汙染物之管制標準值及監測標準值 (mg/L) 

重金屬污染物監測項目 
監測標準值  管制標準  

第一類 第二類 第一類 第二類 

砷（As） 0.025 0.25 0.050 0.50 

鎘（Cd） 0.0025 0.025 0.0050 0.050 

鉻（Cr） 0.025 0.25 0.050 0.50 

銅（Cu） 0.50 5.0 1.0 10 

鉛（Pb） 0.025 0.25 0.050 0.50 

鋅（Zn） 2.5 25 5.0 50 

鐵（Fe） 0.15 1.5 - - 

錳（Mn） 0.025 0.25 - - 

汞（Hg） - - 0.0020 0.020 

鎳（Ni） - - 0.10 1.0 
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3.3.4 植生復育技術 

植生復育(Phytoremediation)是利用植物來移除污染物的技術(Ensley, 2000)。

植生復育定義為使用綠色高等植物經由吸收、分解、傳輸或累積方式移除環境中

的污染物或是使之轉化成無害物質，可以應用存在於固體物質(土壤)、溶液物質

(水)及空氣中的有機或無機污染物(Lasat, 2002)。其實使用植物移除土壤污染物的

基本概念是非常舊的且無法追溯其來源，然而隨著一系列結合各學科的研究，有

許多引人注意的發現，使得此概念得以發展成新穎的技術(McGrath, 1998)。 

 

1. 植生復育技術處理機制 

植生復育因其介質及機制不同區分為植生萃取(Phytoextraction)、植物分解

(Phytodegradation)、根圈過濾 (Rhizofiltration)、植生穩定(Phytostabilization)、植

物揮發(Phytovolatilization)及使用植物移除空氣中的污染物等。 

(1)植物萃取 

此技術乃選擇特定之植物，其必須具備超高累積重金屬的能力，進而將污染

物質從土壤中吸收、轉移及濃縮至植物之根、莖、葉中。待植物經過一段時間吸

收後，再將栽種植物移除處理，一般以焚化或掩埋為主要之處理措施。有些重金

屬如鉛，則可於農地現地採掩埋處理，以回收重金屬。目前已知大約有400種植

物可有效去除鎳、銅、鋅重金屬。 

(2).植物分解:為利用植物和微生物去降解有機污染物。 

(3).植物過濾 

此技術乃利用水栽陸生植物吸收、濃縮或沈澱根部區域之地下水或廢水中之

污染物質，其與植物萃取法非常類似，但主要適用於地下水之重金屬污染。目前

已有相當多的植物過濾系統用於廢水處理單元及人工濕地以降低砷、鎘、鎳、銅、

鋅、鉻、鉛、鈾等重金屬或硝酸鹽、磷酸鹽或氯鹽。例如向日葵可用來移除池塘

中之放射性污染物質。 

(4).植物穩定化 

此技術乃利用特定植物透過根部吸收、濃縮、吸附或沈澱污染物於根部區域

(根球，Rhizosphere)，其主要包含結合植物生長與利用根部改善土壤兩大機制，

以降低目標污染物質於食物鏈中之生物可利用性及移動度。重金屬污染物質於處

理過程中，會被轉化為不溶物而達安定化之效果，其中於根球區域進一步增進土
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壤重金屬之沈澱或轉化，而使其成為不溶解或較低毒性之物質，例如將具有毒性

之六價鉻轉化成無毒性之三價鉻。 

(5).植物揮發:為利用植物吸收污染物後再揮發污染物於空氣中。 

植生萃取是利用植物根部攝取並累積土壤中的重金屬，再將累積於植物根部

的重金屬轉移到植物地上部或容易利用機器收割的部位 

，最後利用收割植物地上部將重金屬加以移除，收割後的植體則是利用堆肥、

壓實、熱解、焚化等方式降低植體的體積，再用掩埋的方式處理(Sas-Nowosielska 

et al., 2004)。 

 

選擇植生復育技術時，須考慮吸收之重金屬種類、植物之吸收累積能力、植

物之生質量大小、植物是否易於栽種、所選植物對環境的忍受力、植物的普遍性、

植物根可到達之深度等因素，另外亦須考量場址是否適於栽種與收割機器處理所

需時間、及污染物是否進入食物鏈等實務上之應用。 

2. 植生復育的優點及限制 

 

植生復育技術相較於傳統復育技術價格低廉、不破壞土壤性質、適用於大面

積土地並兼具美化環境功能，與民眾接受度高等優點。植生復育限制之ㄧ為不適

於高濃度污染區域，原因是高濃度可能導致植物生長受阻甚至死亡。當大面積種

植一次所能移除的重金屬總量並不多，需要經由長期連續種植，植生復育植物生

長緩慢且生質量小，移除污染物花費時間通常需要幾十年，甚至百年以上。另外，

植物通常僅能累積單一重金屬，對於一種以上的重金屬污染並無法有效運用。 

 

3.3.5 植生復育國外案例資料收集及評估 

Chen and Lee (1997)在台灣北部鎘污染區進行22種花卉植物的植生復育研

究，所試驗的花卉包含五彩石竹、繁星花(Star cluater; Pantas lanceolata)、雞冠花

(Cock-comb; Celosia cristata)、非洲鳳仙(Impatiens; Impatiens wallerana)及孔雀草

(French marigold; Tagetes patula)等，由結果發現，在所種植的花卉植物中，以五

彩石竹植物體中可以累積的鎘濃度最高，當種植於重金屬污染土壤中五週後，植

物體累積的鎘濃度可由1.56 mg kg-1 上升至115 mg kg-1，若是以每公頃種植70,000

棵，每年種植3次加以估算，五彩石竹於鎘的總移除量可以到達90 g/ha/yr。 

Huang等人(1996) 施用EDTA、HEDTA、DTPA、EGTA 及EDDHA等螯合劑
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到鉛污染濃度為2500 mg kg-1的土壤中，在所施用的螯合劑中，EDTA對於促進植

物累積鉛的效果最佳，在EDTA處理的土壤中，豌豆(Pisum sativum L. cv. Sparkle)

地上部鉛含量由50mg kg-1 增加至11000 mg kg-1，在加入EDTA 24小時後，玉米地

上部的鉛含量增加140倍，而根部往地上部的傳輸增加120倍。 

Chen等人(2000) 利用Vetiver shoots在鎘污染濃度為0.33 mg kg-1 的土壤中生

長則可以移除218 g Cd/ha。 

Dahmani-Muller等人 (2000) 調查三種植物 (Armeria maritima ssp. Halleri, 

Cardaminopsis halleri, Agrostis tenuis)在高重金屬污染土壤的存活率與攝取重金屬

能力，研究發現Zn、Cd、Pb與Cu濃度在Agrostis tenuis的根部較葉部高，顯示根

部具有重金屬固定的能力；Cardaminopsis halleri葉部Zn、Cd濃度分別超過20000 

mg kg-1與100 mg kg-1，顯示其對Zn與Cd具有高度聚積性；Armeria maritima ssp. 

Halleri根部中Pb與Cu濃度分別為綠葉部的20倍與88倍大，但在棕色葉部之Zn、

Cd、Pb與Cu濃度則僅綠色葉部的3-8倍；因此，該研究建議可以根部來固定重金

屬，而葉部則用來去除重金屬。 

Lombi等人(2000)發現生長於500 mg kg-1Cd 污染土壤之Thlaspi caerulescens

可累積2800 mg kg-1之Cd，生長於2000 mg kg-1 Zn 污染土壤之Thlaspi goesingense

可累積14000 mg kg-1之Zn。 

Hammer等人(2003)以Salix viminalis 來萃取土壤中Cd與Zn，研究發現2年後

Cd的去除量為47 g/ha、Zn則為14.5 kg/ha。而King等人(2006) 在其三年的沈積物

重金屬萃取研究發現，以salix (willow) populus (poplar)可去除36 g/ha Cd與4.8 

kg/ha Zn，僅佔總重金屬濃度的0.2%，其對Zn 之生物濃縮因子僅0.8、對Cd則僅

0.3。 

Komarek等人(2007)分別以maize與poplar來處理採礦及冶煉區之Pb污染土

壤，研究發現pH=4之酸性土壤，maize對冶煉區之Pb污染土壤萃取效果優於

poplar；但接近中性pH=6之土壤，poplar對採礦區之Pb污染土壤則優於maize。另

外，添加EDTA有助於Pb在poplar葉部的累積。 

Marques等人(2007)以接芽在arbuscular mycorrhizal fungi上之Solanum nigrum 

grown處理受Zn污染的土壤，研究顯示其對Zn可累積到1662 mg kg-1，而Glomus 

claroideum與Glomus intraradices的存在則分別可增加Solanum nigrum grown對Zn

的累積達83%與49%。而Zn主要累積在根部細胞間及細胞壁內。 

Meers等人(2007)比較五種Salix spp.對Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn等重金屬的萃取

與累積性，研究發現對Cd(0.25-0.65 kg/ha)與Zn(5-27 kg/ha)有高度的累積性，且表
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層(25 cm)土壤Zn減少1.4-8 mg kg-1、Cd減少0.07-0.20 mg kg-1。另外，該研究亦使

用EDDS來增加植物對重金屬的累積濃度。 

    González 及 González-Chávez (2006) 亦曾分析 Jatropha dioica 在墨西哥

Zacateca金屬污染礦區的生長速度及對重金屬的累積，結果發現Jatropha dioica 

可有效累積Zn、Pb、Cd、Cu等重金屬，且速度不下於一般草本植物。Juwarkar

等(2007)亦曾研究 Jatropha curcas 苗木對重金屬的耐受情形，發現無論有無施

肥，苗木對有As、Cr、Zn均表現良好的耐受性。 

 

3.4 養份對於植物的影響 

3.4.1 植物生育和肥料三要素的關係 

一、氮素肥料（俗稱葉肥） 

氮素肥料是植物葉部和莖部綠色部分所不可或缺的養分，特別是觀葉植物和

葉菜栽培需要施用的肥料，故又成為葉肥。 

氮肥的種類：植物所吸收利用的氮素是無機態的硝酸態氮素（NO3
－）和銨態

氮（NH4
＋）。至於有機態氮素，例如尿素、動物皮粉、豆餅等也被當氮肥使用，

不過其等要在土壤中經過細菌分解成硝酸態氮和銨態氮才能被作物吸收利用。 

植物生長過程中氮的營養是否恰當、不足或是過量，可由植物體氮素含量的

化學分析值來研判，不過這需要化學分析實驗室才能做，一般栽培可從植物生長

的表徵來判斷氮肥不足或過量的約略狀況。 

二、磷素肥料（俗稱花果肥） 

磷素是植物要生長健壯、根發育良好、開花繁盛、果實豐收所必須的元素成

分，所以又稱為花果肥。 

磷肥的種類：植物只吸收包括 H2PO4
－，HPO4

2－，PO4
3－等離子態磷酸根。磷

肥的種類分為無機態磷肥和有機態磷肥。無機態磷肥依其溶解特性可分為水溶性

磷酸肥料和檸檬酸銨溶性磷酸肥料。有機態磷肥則包括米糠和豆餅類的有機磷酸

鹽。 

植物生長過程中磷肥不足和過量是常見的問題，植物體化學分析可協助判斷

磷素含量不足或是過量，一般栽培者可由植物生長的表微做摡約判斷。 
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三、鉀素肥料（俗稱根肥） 

植物對鉀的需求量頗高，植物要正常生長需要足夠量的鉀素。植物行光合作

用合成的葡萄糖需要鉀素幫助運輸、分配到其他部門，或合成澱粉或合成其他種

碳水化合物。另外，鉀素可促進根系的生長，根部木質部的形成和發育都受到鉀

素的影響；鉀素可調節水分，維持細胞膨壓，增加植物對低溫環境的抵抗力；鉀

素也可以增加植物對病蟲害的抵抗力。 

鉀肥的種類：植物只吸收鉀離子（K＋），所以水溶性的硝酸鉀、硫酸鉀和氯

化鉀是最常用的鉀肥，水不溶性的矽酸鉀肥亦有商品價值。至於各種植物豆餅、

乾海草等亦含有水可溶性的鉀，在此，依其來源以有機態鉀肥稱之。 

由植物體化學分析之鉀素含量可以協助判斷其鉀素含量是不足或是過量，一

般栽培者可由植物生長的表徵做摡約判斷。 

 

3.4.2  肥料的吸收率和植物發育生長的關係 

肥料的吸收率和植物發育生長的生命過程有密切的關係，植物發育生長的生

命過程可約略分成營養生長期、分化期、和生殖生長期三階段。 

一、營養生長期：是發育根、莖和葉的植物生長階段，植物在此期間由種

子發育成株葉繁茂的植株。 

二、分化期：植物經過營養生長期，株葉繁茂到某一程度，即開始組織分

化，孕育花蕾，準備開花，授精和結果。 

三、生殖生長期：是花的生長、開花、授精到結果成熟的階段。 

 

3.4.3  肥料三要素的吸收率 

植物從種子發芽、生根、枝葉繁茂到開花結果的生理過程，每個階段所需吸

收利用的肥料三要素的量有顯著的差異。若以全期所需要吸收的氮、磷、鉀之總

量各為 100%，則各個生長階段所吸收的各要素量佔其總量之百分比稱為肥料吸

收率。 

在營養生長期，植物對氮素和鉀素的需求較多，對磷素的需求較少。在分化

期，植物開始對磷素要求轉旺，吸收量達到高峰，同時仍需要吸收多量的鉀素，

至於氮素的需求則逐漸減弱。在生殖生長期的花蕾孕育，開花，結果期間，植物

對三要素的需求量，基本上和分化期相當，直到植物進入果實成熟期才開始降低

對三要素的需求。整體而言，植物的一生中： 
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一、氮素的需求： 

在營養生長期，要長根，長枝條，長葉，需要很多氮素合成蛋白質，以支持

根、莖、葉茂盛生長，所以氮的吸收率在此期達到高峰，進入分化期以後直至結

果期，基本上是氮素在植物體內的移轉和重新分配為主，所以氮的吸收率逐漸降

低。 

二、磷素的需求： 

植物開始由營養生長期進入分化期，在花芽分化、花蕾形成、開花、授精、

結果等過程，需要很多由磷素組成的 ATP、ADP 等植物體內能源以供細胞分裂，

分化形成新組織，也需要磷素供合成核酸 RNA、DNA 等遺傳物質。所以磷素的

吸收率在開花期達到高峰，等進入結實期，則對磷素不再需求，吸收率快速降低。 

三、鉀素的需求： 

由於鉀素在植物體內一直以鉀離子（K＋ ）型態分布在細胞和組織內，並不

直接參與植物體內細胞和根、莖、葉、花、果等器官之構成，但是光合作用所生

成糖分在植物體內運輸、分配以及轉化成澱粉和其他碳水化合物，將硝酸鹽還原

轉化成蛋白質等都要用到鉀素，所以植物一生中對鉀素需求較為平均。一般而

言，和營養生長期對氮的需求傾向相同，於根、莖、葉生長的旺盛期，鉀素吸收

率達到最高峰，進入發蕾期和開花期吸收率稍減，只到結實期才逐漸明顯下降。

(簡道南，2003) 

 

3.4.4  施肥對植物的影響 

由於台灣地理位置位於亞熱帶及熱帶地區，特性為高溫、多雨、多濕的環境，

加上高度密集耕作的利用土壤，與溫帶之一年一期作物是不同的，致使農地容易

引起地力衰退，基於以上原因，台灣土壤肥力不足下，農民常常使用肥料來增加

土壤中植物生長所需之養分。肥料可分為無機肥料與有機肥料，有機肥料大多為

動物糞便、堆肥經發酵後製成，化學肥料大部分為無機鹽類，可溶於土壤中，以

植物所需的養分來說，化學肥料所含的必要元素成分較高。 

一般化學肥料只提供一些有限的營養元素，如氮、磷、鉀及鈣、鎂等元素，

並不全然為植物提供全面性必需元素，故農民常過量使用化學肥料，但即使在施

用大量化肥的土壤裡，但因為多數化肥的養份不均，植物仍需要從土壤中吸收其

他養份，在不斷提取、補充又不全面的情況下，土壤肥力會變得越來越差，唯有

倚賴更多的化學肥料補充，造成惡性循環。另一方面化學肥料為一無機性化學

劑，並不能提供有機物給土壤中微生物，使得土壤中微生物減少，令土壤逐漸不
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能耕種。 

Wu et al. (2000)研究指出若長期使用肥料於一個降雨不平均，蒸發量高的地

區將導致土壤鹽化，而影響疏菜的生長情況，長期使用化學肥料或有機肥料都可

能導致土壤酸化，許多研究指出土壤酸化將會降低產量 (Meng et al., 2000)。施用

過多肥料造成土壤酸化將導致有效性 N, P, K 流失，也會增加土壤中金屬溶解到

土壤溶液中，如 Fe, Mn, Cu, Zn 等。在金屬有效性增加下，也會增加被植體吸收，

累積於植體中，增加人體健康之風險 (Xiao et al., 1997)。 

 

3.4.5  施肥對植生復育的影響 

根據吳哲宇 (2010 年)研究指出，於關渡地區砷污染農地歷經建立初期及一

次割刈與生長累積共計種植 318 日，估算出培地茅於高密度高肥田區獲得的 21.26

公噸/公頃的植株地上部乾物中，能累積 11.71 公克的砷，具有最佳的移除效果；

狼尾草最佳表現在於低密度高肥田區，所獲得 24.26 公噸/公頃的植株地上部乾物

中能累積 6.3 公克的砷。 

吳景翰 2009 年研究指出，以油務堆肥與化學肥料設計不同施肥處理，穀粒

植體中重金屬濃度累積達 4.48 mg/kg，Ni 為累積 6.71 mg/kg。陳玥 2013 年研究指

出，以化學肥料硫酸銨、磷酸氫鈣，氯化鉀作為不同施肥處理，穀粒中鉻累積達

1.16 mg/kg，Ni 累積量為 8.57 mg/kg。 

Wei 等人於 2010 年研究指出，以龍葵作為植生復育植物，可以對於重金屬

鎘污染土壤具有超富集吸收效果，另再以雞糞和尿素添加，對於雞糞的添加，鎘

的吸收效果減少 28.2-34.6%，單純種植枝條的重金屬鎘濃度為 70.3±2.8 mg/kg，

而添加雞糞後枝條重金屬鎘濃度為 35.3-52.5 mg/kg，因為生物量的增加，如下圖

3 所示，對於生物量的增加具有顯著的效果，因此重金屬鎘移除的總量是有增加

的，從單純種植的重金屬鎘的移除總量為 165 µg/盆，對於雞糞的添加重金屬鎘的

移除總量為 355-480 µg/盆。對於尿素的添加鎘的吸收並無顯著的增加，添加尿素

後枝條重金屬鎘濃度為 70.8-72.9 mg/kg，但對於添加尿素後，對於植體重金屬鎘

的總量有增加的效果，為 301-601 µg/盆，對於土壤中重金屬的濃度具有下降的效

果，因此，對於養份的添加對於重金屬污染復育具有改善的效果。 
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圖 3 尿素及雞糞的添加對於枝條生物量的影響 (Wei et al., 2010) 

 

Wang 等人在 2017 年研究對於磷的添加，以植生復育植種蜘蛛草，對於重金

屬鎘污染的移除情形，結果如下表 10 所示，可以發現在添加養份磷的結果，對

於根是有促進吸收鎘的情形，對照組的濃度為 343.75±20.41 mg/kg，而添加了養

份磷後，促進植體吸收累積量則為 380.50-472.00 mg/kg，對於地上部亦有促進吸

收的情形，累積量為 261.00-376.50 mg/kg，但對於過量磷的添加則有抑制的結果，

累積量減少到 195.00 mg/kg。 

表 10 磷的添加對於植體重金屬鎘累積的影響 (Wang et al., 2017) 

P application 
rate (mg kg−1) 

Cd concentrations of 
roots (mg kg−1) 

Cd concentrations of 
aerial parts (mg kg−1) 

Transfer 
coefficient 

CK 343.75 ± 20.41d 247.50 ± 13.90b 0.72 

50 380.50 ± 33.83cd 261.00 ± 18.56b 0.69 

100 440.00 ± 22.57ab 352.50 ± 28.50a 0.80 

200 472.00 ± 15.06a 376.50 ± 24.23a 0.80 

400 462.75 ± 16.67a 274.50 ± 20.58b 0.59 

600 437.50 ± 23.01ab 249.00 ± 21.52b 0.57 

800 415.75 ± 21.44bc 195.00 ± 20.67c 0.47 
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3.4.6  肥份對重金屬吸收的影響 

肥份，如：化肥、有機肥及化學農藥等，對作物生長及產量將會產生影響，

而適量的磷、鉀（K2SO4、KNO3等）化學肥料及猪糞等有機肥可抑制水稻對鎘的

吸收和轉運。其他如氮肥、垃圾腐植質、污泥等卻會促進稻米對鎘的吸收。土壤

追肥試驗顯示，鎘污染的稻田中施用兩種鉀肥（K2SO4、KNO3）後，可降低水稻

體內的鎘積累量，K2SO4 態鉀肥尤為明顯。相反地，向稻田中改施大量氮肥後，

最高可使稻米中鎘含量增加 1.6 倍以上。肥份對水稻鎘吸收的抑制作用，若提高

了土壤 pH，將減低了鎘的生物有效性，而氮肥及 KCl 形態的鉀肥等進入土壤

後，會引起土壤 pH 下降或有效態鎘濃度增加，反而促進水稻對鎘的吸收。(朱

智偉等人，2014) 

3.5  植生復育的條件與限制 

目前植生復育主要在美國、非洲及亞洲有較大的研究，從目前的結果來看植

生復育有希望作為創新的清理技術，雖然仍處於發展階段，需要更多的研究來增

加對這種修復技術的了解及知識。而植生復育主要的問題是植物的生物利用度將

會降低，通常會在土壤中添加土壤修飾物，如天然肥料、泥炭蘚、糞便、或是化

學肥料，來增加植物的吸收。美國正在進行正在進行的大規模的研究和實地示範

活動，以便更好地了解和實施這項技術。隨著植物修復的進展，預計將在環境清

理市場上增加份額。D. Glass Associates, Inc.估計了植物修復領域的預測市場。 

1998 年，預計市場為 16.5 億至 2950 萬美元，2000 年市場估計為 55 億至 1.03 億

美元，截至 2005 年，估計達到 2.14 億至 3.7 億美元 (D. Glass Associate, 1999)。

在一些國家，植物修復技術被接受，且持續進行中。 

植生復育的有效性和經濟可行性取決於氣候、海拔、降雨情形、土壤類型和

質量、污染物的類型、污染年份、分布和濃度，以及每個場所所使用的植物種類

的生存力。實驗室研究和類似場地的現場測試的結果可以作為確定植生復育是否

適合污染場址的指南。由於植生復育的技術較為新穎，仍有相多當的植物選擇和

應用不斷的發展、發現以提供完善的技術成果。許多有機化合物可以通過植物降

解、根系降解、植物揮發法及植物轉化來進行修復污染地下水及土壤。重金屬及

其他無機物雖然不能利用植物進行降解，但可以透過固定化來累積在植物體內，

而螫合劑的添加可以提高植物吸收污染物的利用性，但也可能增加這些污染物的

移動性，並且可能引起螫合污染物擴散到地下水中，超富集植物可以吸收和濃縮

特定污染物比土壤中濃度高達 100 倍或 1000 倍，為植物在惡劣的土壤生長中提

供了一個優勢。下表 11 列出了植生復育的優勢與缺點，設立植生復育場址所需

考慮的面向。 
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表 11  植生復育的優勢與缺點 (U.S. EPA, 2010) 

優點： 

1. 可大幅節省成本。 

2. 由於使用綠色整治修復技術，可被大多數民眾所接受。 

3. 操作和維護成本相較於傳統整治來的低，因為補救措施通常是彈性和可

自我修復。 

4. 植物可以幫助減少或防止土地被侵蝕及揚塵的產生。 

5. 植物可以改善空氣品質及減少溫室氣體。 

6. 植物可以作為景觀美化，並且降低澡音。可以在整治場址建立木棧道作

為休憩場所。 

7. 污染場地土壤的結構質地不會受到負面的影響，甚至有所改善。 

8. 植生整治可能適用於偏遠地區。 

9. 植生整治可以創造生物多樣性，可作為生物潛在創新的棲息地。 

10. 植生整治在復育後的土地可恢復土地進行耕種。 

缺點： 

1. 由於植物根系的分佈普遍較淺，植物技術可能不適合在深度污染的地

點。 

2. 可能需要更長時間才可能實現整治的目標。 

3. 在某些情況下可能需要大面積才能有效的整治。 

4. 在污染場治一開始高污染物濃度情形下，可能會造成植物毒性並且抑制

植物的生長。 

5. 整治及種植的過程中可能對污染物流動性產生意想不到的影響。 

6. 在冬天時期植物受天候的影響可能生長受阻。 

7. 在處理任何受污染的植物材料之前，可能需要進行風險評估。 

8. 在應用特定植物修復技術時，可能會導致植物成為強勢外來物種，造成

原生物種的排擠效應。 

9. 可能需要對植物和核心組織進行抽樣和分析，以驗證植物內發生的污染

物轉移問題。 
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3.6  螫合劑存在的問題和研究方向 

彭自然等人於 2001 年提出，由於螫合劑的作用具有非選擇性，土壤中施加

螫合劑後，結合係數大的金屬都會溶解出來，而在植物修復土壤中所選取的超累

積植物一盤只對一種或少數幾種金屬能超量富集，這樣就會出現超過植物吸收負

荷的多餘重金屬，或者加入螫合劑數量和溶入土壤溶液中的金屬濃度超過植物吸

收的總量，將會產生一系列環境問題，土壤元素淋失，金屬滲漏進入地下水，金

屬被攜帶向周園擴散，這樣勢必會擴大污染範圍，造成二次污染，甚至得不償失，

另外螫合劑的殘留和揮發，將會對環境帶來隱患。因此在實施螫合物促進植物修

復時，一定要考慮影響植物吸收作用的氣候因素、螫合劑的螫合常數和降解性

能，並採取必要的防範措施，保證潛在污染減少到最低程度。 

另外，螫合物促進植物修復技術的經濟可行性也值得考慮，螫合劑一盤比較

昂貴，它的使用必然增加植物修復成本，減弱與其他土壤修復方法的比較優勢。

因此 ，在使用這項技術之前應進行成本 一效益分析，綜合權衡利弊。 

雖然如此，螫合物促進植物修復技術作為一種具有獨特優勢的新興污染土壤

處理技術，仍有其不成熟、不完善的地方有待繼續深入研究。今後該領域的研究

方向將會是： 

(1) 研究螯合物促進技術最適宜的環境條件，根據植物生長規律探求最合適

的給藥時機，開發與螯合劑協同作用的土壤改良劑，最大程度地提高螯

合誘導效率；同時減少螯合劑在環境中的暴露時間和暴露劑量，減輕對

環境的潛在威脅； 

(2) 促進高生物量本土植物的金屬富集能力，使非超積累植物隨蒸散作用富

集高濃度可溶性金屬螫合物，從而避免使用外來物種； 

(3) 搜尋、培育或以基因工程方法製造適用於目標污染金屬的超累積植物，

增大生物量，查找植物易吸收且具有足夠螫合係數的金屬螯合物，擴展

螯合物促進植物修復領域； 

(4) 研究螯合誘導植物修復機理，瞭解螯合劑加入土壤後土壤一植物系統的

變化規律和植物吸收、運輸、儲藏重金屬機理和耐毒、解毒機理； 

(5) 進行螯合誘導植物修復技術的經濟可行性評估和環境影響評價，制定螯

合物促進的行為規範和管理制度。 
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3.7  污染物存在形態與植生復育關係 

Tessuer et al. (1979) 建立方法最為常用，主要將土壤與重金屬鍵結分為五個

部分，分別為吸附與可置換態、碳酸鹽鍵結、鐵和錳氧化物鍵結、有機鍵結及殘

餘態。而一般而言可交換態、碳酸鹽態之重金屬為植物所能吸收利用，尤其以可

交換態重金屬為高度可溶性，更易被植物所吸收，陳盈伊在 2010 年研究指出，

在以小麥草種植第一輪後，鎘的全量濃度會從 16.6 mg/kg 下降至 10.2 mg/kg，其

中以可交換態去除的情形最明顯。而 EDTA 的添加可以使土壤重金屬之有效性增

加，主要改變之重金屬型態包含交換態、還原態及氧化態 (高博緒，2005)。 

由於部分重金屬之有效性較低或是其污染時間較久，植物不易攝取土壤中存

在之重金屬，為縮短植生復育所需之時間，常會利用添加化學藥劑以增加重金屬

之有效性賴鴻裕與陳尊賢 (2005)回顧此方法之相關研究結果及優缺點。但螯合劑

之不當使用會對環境造成衝擊，尤其是對於砂質地土壤或是地下水位較高之地

區，在部份國家已是禁止使用，使用上必須特別注意。(賴鴻裕、盧至人，2007) 
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四、研究方法與過程 

污染控制場址
土壤

含重金屬
土壤
控制組

對照組

台灣藜 狼尾草

土壤及植
體重金屬
含量試驗

生物量

植生復育
整治評估

傳統整治
工法評估

添加螫合劑
EDDS、EDTA

不同養份施予量
C、F1、F2、F3、F4、F5

 
圖4 研究架構圖 
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4.1 植物實驗室整治 

首先選用復育植物，如台灣蔾、狼尾草等復育植種直接種植於對照土壤中，

觀察其植物之發芽及生長狀況；依 103 年度土壤及地下水污染整治年報中揭露，

103 年度新增列管之農地控制場址計有 1,827 處，分別為桃園縣 1,499 處、彰化

縣 300 處、臺中市 10 處。重金屬污染物質以場址區分主要為銅、鎘及鉻。因此

本次試驗將使用受銅、鎘、鉻為主要污染土壤進行盆栽試驗，實驗所使用的土壤

來源為各地重金屬污染土壤，使用現地土壤，重金屬種類可能會複雜，但也因此

才能將實際重金屬污染土壤與植生復育植株進行結合，有可能植株受到天候的影

響，因此以溫室盆栽試驗避免天候所造成的生長情形的影響。 

這些土壤均先經過 2mm 之篩將大顆粒物質去除，並於自然環境下風乾後存

放於普利桶中備用。種子則先培植於含有乾淨土壤與培植土的大型花盆中，直接

將原盆栽中之植種分株於預進行試驗之重金屬土壤中。實驗中將不定期進行植物

的採樣及分析，以評估植株體內各部位之重金屬含量變化。 

考量植物根系生長情形，本計畫將採用草本植物進行整治。茲將試驗內容概

述如下： 

一、植種選擇 

本計畫擬利用本土種植物進行綠色整治試驗研究，以現地含有重金屬銅、

鎘、鉻的土壤作為植物生長培養的來源，目前規畫以具有能源潛力作物，且適合

當地生長作物，進行重金屬吸附試驗，待植物收成後除移除，亦可能作為纖維酒

精能源作物料源來源。 

1. 台灣蔾 

台灣藜，Formosa Lambsquarters，學名：Chenopodium formosanum Koidz.，

藜科(Chenopodiaceae)藜屬(Chenopodium)，又稱紅藜、臺灣藜、赤藜、紫藜、食

用藜、彩虹米，為台灣特有植物，台灣藜分佈的地點主要在屏東及台東兩縣，屏

東縣與台灣藜數量及分佈最多地區，以三地門鄉、霧臺鄉、瑪家鄉及泰武鄉四個

鄉最多。台灣藜過去一直被誤為外來品種或被當作藜的栽培變種，台灣地區之報

導始於日據時期之記錄，後有紫藜 (C.purpurascens)、食用藜 (Chenopodium sp.)

及赤藜 (C. album L. var ceutrorubrum Makino)等異名之利用 (楊遠波，2006)。後

經國立中山大學生物科學系楊遠波教授重新鑑定，才確認為台灣特有植物，於

2008 年 12 月獲得正名。藜科作物對於鹽分逆境具有良好效果，可生長於高鹽環

境在氯化鈉濃度 250 到 500mM 之間仍可生長。而本研究室之前的重金屬吸附實

驗也證實台灣蔾在重金屬吸附有良好的表現。 
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2. 狼尾草 

狼尾草又稱台畜草為農業委員會畜產試驗所所選育出優良芻料用，大部分牧

草品種汁多口感好，是各種食草性牲畜、家禽和魚類的最佳飼料，為我國養殖業

綠色飼料的重要來源。 此外，牧草在吸收空氣中的有毒氣體、淨化水體等方面

具有較強作用，因此，深圳龍崗區沙田汙水處理廠的人工濕地以紫狼尾草作為濕

地植物用來淨化生活污水，並取得較好效果。因工業化發展快速河流、土壤容易

遭受污染，特別是在一些印染、電鍍、皮革、化工廠地方， 工廠排放的廢水廢

渣都含有大量重金屬鉻。 雖然鉻是人和動植物必需的一種微量元素，但高濃度

鉻會對動植物產生嚴重毒害作用，是一種毒性較大的致畸、致突變劑。這些重金

屬在環境中極容易被植物吸收並在根、莖、葉中大量積累，而食草動物的進食勢

必使得重金屬在食物鏈中積累，進而危害人類健康。依文獻研究狼尾草對砷、汞、

銅、鉛、鎘的絕對富集量分別達到 23.12 g．hm-2、0.35 g．hm-2、1132.62 g．hm-2、

95.18 g．hm-2、6.07 g．hm-2，狼尾草對重金屬污染土壤的修復潛力大。基於重金

屬污染土地開展草本能源植物的規模化種植，有望實現草本能源植物生物質原料

生產與重金屬污染土壤修復的雙贏，應用前景廣闊。（侯新村等，2012） 

 

二、植生復育試驗規劃 

為了解植生植種在污染環境中之生長情形與對污染土壤之淨化效果，本計畫

於執行期間將進行下列試驗： 

1. 土壤採樣及樣品保存：重金屬污染土壤將由桃園、台中、彰化或其他列

管污染土壤取得，土壤的採樣將使用中空的不鏽鋼管（內徑為 0.5cm，長

為 17cm）進行採取，採樣器於採樣前均先以 5％ HNO3 浸泡至隔夜，之

後再用去離子水洗淨自然風乾後，採樣前一天再經 150℃烘箱烘 4 小時備

用。將採集的土樣先置於蒸發皿裡於室內風乾 7 天後，再將其分裝夾鏈

袋中以待分析，至於土壤中微生物的分析則使用無菌袋將所採集的土樣密

封，並於當天分析完畢，其餘項目則於一個月內分析完畢。 

2. 土壤中全量重金屬之萃取：本方法參考行政院環境檢驗所公告方法（NIEA 

R355.00C）及 MLS1200 微波消化機操作手冊，秤取 0.1 克風乾土樣於鐵

氟龍消化瓶（容積 100 mL），依序加入 0.75 mL 濃硝酸（65％）及 2.25 mL 

氫氯酸（37％），稍微搖晃消化瓶使其混和均勻，靜置 20~30 分鐘後，將

消化瓶裝置好送入微波消化爐，消化完後移至抽氣櫃中冷卻，再用鐵氟龍

（PTFE）濾紙（0.45 µm, 47mm）過濾並定量至 25 mL，以原子吸收光譜

儀 (Atomic Absorption Spectrophotometer, AA, iCE 3000 Series, Thermo）測
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其重金屬的含量。 

3. 植物生長及植體分析： 

a. 植物生長高度：於固定一段時間內，用捲尺量測每盆植物的平均生長

高度。 

b. 植物生物量：本試驗預期栽種兩次（期中、期末各一次），每三～四

個月進行收割一次，並烘乾，以測其生物量。 

4. 植物體重金屬分析：本試驗方法參考 Tüzen（2003），將採收之植物地上

部（莖及葉）用去離子水沖洗三次（Chen et al., 2004），並用衛生紙將其

多餘的水份吸乾，送入烘箱烘乾（105℃，72 小時），將烘乾後之植物體

磨粉，秤取 0.1 克的植物體置於消化瓶中，依序加入 5.5 mL 濃硝酸（65

％）及 0.5 mL 濃鹽酸（37％），稍微搖晃消化瓶使其混和均勻，靜置 20~30 

分鐘後，將消化裝置好後送入消化爐消化，之後移至抽氣櫃中冷卻，用鐵

氟龍（PTFE）濾紙過濾並定量至 25 mL，再以原子吸收光譜儀 (Atomic 

Absorption Spectrophotometer, AA, iCE 3000 Series, Thermo）測其重金屬的

含量。 

 

4.2 以不同養份施予量進行促進植體吸收土壤重金屬 

一、試驗設計 

本試驗處理變因為肥料施肥量。試驗用肥料以市售台肥 105 號複合肥料，氮

N: 全磷酐 P2O5: 氧化鉀 K2O= 16:8:12，含有 60%有機質，且添加泥炭，可改善

土壤狀況、增進地力及保肥力。處理分為六個變級：C、F1、F2、F3、F4 及 F5。

各變級系以施用面積推算施用量，每株植株各元素之施用量如下表 12 所示 (高德

璉，2003)。 
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表 12 各施肥處理台肥 105 號肥料施用量及每株苗木肥料之施用量 

處理 
台肥 105 號 

(kg/ha) 
N (kg/ha) P (kg/ha) K (kg/ha) 

C - - - - 

F1 208 33 17 25 

F2 417 67 33 50 

F3 625 100 50 75 

F4 833 133 67 100 

F5 1042 167 83 125 

 

二、肥料基本性質分析 

1. pH 值：玻璃電極法 (McLean, 1982) 

有機肥料與去離子水，以 1:1 (w/v)比例混合製成懸浮液，充分攪拌後，

靜置一小時（期間每 30 分鐘攪拌一次）後，以玻璃電極測定之。 

 

2. 有機碳：Walkley-Black 濕式氧化法 (Nelson and Sommer, 1982) 

秤取有機肥料 0.25 g 置入 500 mL 的三角瓶中，加入 10mL 1N K2Cr2O7，

充分鯠燙後，迅速加入 20 mL 濃硫酸，再次搖勻，靜置 30 分鐘等待溶液冷

卻，若溶液成綠色，則重複上述二個步驟，另作空白試驗（不加土樣且相同

步驟），在靜置後加入 200 mL 蒸餾水及 10 mL 85 %磷酸，加入 2-3 滴

O-phenanthroline 指示劑，並以配置之 1N 硫酸亞鐵銨（ferrous ammonium 

sulfate）滴定，待其顏色變暗（顏色變化為：暗褐-濁藍、鮮明藍、綠-濁綠），

此時為滴定點紀錄此點的硫酸亞鐵銨體積，依下列公式計算有機物含量： 

O.C. (g/kg)=Oxi (1-Vs/Vb) x 1.0 x (12/4000) / 0.77 x (100/烘乾土重) 

Oxi: 重鉻酸鉀添加體積 (mL) 

Vs: 土壤滴定 1N 硫酸亞鐵銨之體積 (mL) 

Vb: 空白試驗 1N 硫酸亞鐵銨之體積 (mL) 
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3. 全氮含量分析: Kjeldahl 法 (Waring and Bremmer, 1964) 

取 1 g sample 加入 1 g 分解促進劑及加入 5 mL 之硫酸，分解至澄清（溫

度約為 360 oC，約 4 小時），定量至 100 mL，將濾液倒入 PE 瓶中，取 25 mL

澄清液加入 10 N 之氫氧化鈉 10 mL，用硼酸指示劑 10 mL 吸收蒸餾液至

40 mL，用 0.02 N 的硫酸反滴定，即為全-N。 

4. 全磷含量分析：過氯酸消化法 (Mehta, Legg, Goring and Blank, 1954) 

秤取 2.0 g 的有機肥料，置入分解管中，並加入 30 mL 的 70 % HClO4，

分解管需放置漏斗保持迴流，並以 130~140 oC 進行消化，消化至呈暗黑色

後，將溫度提高至 203~210 oC，且需再消化約 20~30 min，當消化完全時會

有濃白煙霧產生，接著加入 1~2 mL 的 HClO4淋洗分解管壁上的顆粒。（若

土壤含有高有機質需加入 20 mL 濃硝酸，並加熱氧化樣品的有機質（或在室

溫下持續靜置過夜），氧化後再加入 HClO4，進行如上述的消化步驟）。 

當消化完全後，將分解管中的消化液移入 200 mL 定量瓶中，並定量之，

定量後需靜置使固體物沉澱。 

取 5 mL 的消化液，以及從 5 mg P/L 的磷標準溶液中取適量溶液配置檢

量線（減量線濃度需在 0.004 mg/L~0.8 mg/L 之間，置入 50 mL 定量瓶中，

分別加入 8 mL 的混合試劑後定量之，於 10 min 後以 UV 測定 P 濃度，UV

波長為 880 nm，空白組為不加 sample，僅加混合試劑者。 

 

4.3 以不同養份施予量添加螫合劑進行促進植體吸收土壤重金屬 

1. EDTA： 

過去的研究顯示，EDTA 能在很大的 pH 範圍內與大部分金屬 (特

別是過渡金屬) 形成穩定的複合物，不僅能解吸被土壤吸附的金屬，也能

溶解不溶性的金屬化合物，現已證明 EDTA 是最有效的螯合提取劑，但

是 pH、電解質、土壤/提取液的比、土壤中金屬結合形態、土壤性質影

響 EDTA 清除土壤重金屬的效果。儘管 EDTA 是一種很強的金屬螯合

劑，能有效地清除污染土壤中重金屬，但 EDTA 價格昂貴，對 EDTA 的

回收還存在許多未解決的技術問題。 

過去 EDTA 相關研究，Ellis (1986)使用 0.1 M EDTA 連續萃取對重金

屬鉛及鎘的去除效率可達 100%，而銅最佳去除效率可達 73%，鉻則為

52%，鎳為 23%，Irene 等人(1997)自行添加鋅、鉛與銅污染的土壤，並以

0.01 M、0.05 M、0.1 M EDTA 萃取，結果顯示 EDTA 對碳酸鹽態、鐵錳
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氧化態與有機鍵結之金屬皆可萃取出，其萃取率可達到 90%以上，但對

碳酸鹽態的鉛萃取率只有 50%，許益源 (1998)在台南縣二仁溪附近的土

壤以 0.01 MEDTA 來萃取鉛、銅及鋅的污染土壤，結果顯示土水比為 1:10

萃取 7 天其鉛、銅及鋅的去除率分別為 100%、100%及 86%。顯示 EDTA

具有良好的萃取效果，本研究擬以 EDTA 萃取做為對照組，比較不同螫

合劑之萃取效果。 

2. EDDS： 

EDDS 是 EDTA 的同分異構體，由於其在環境中易被降解，殘留時間

短，近幾年，有關 EDDS 相關的土壤修復研究中也相當熱門，與 EDTA

相比，EDDS 具有更好的修復銅污染土壤的潛力(Leu et al., 2005)。Hauser

等人(2005) 的研究也表明，金屬與螯合劑的比例對 EDDS 對金屬的提取

效率有很大影響。而在螯合劑誘導植物修復中螯合劑濃度以及金屬與螯

合劑的比例對活化效率也有很大影響，但在何種用量或比例條件下活化

效果最好各文獻報導並不一致，主要受制於具體應用條件。Grčman 等人 

(2003)在比較 EDTA 和 EDDS 對大白菜(Brassica rapa L.) 吸收 Pb、Zn、

Cd 的影響時發現，處理效果最好的是 10 mmol·kg-1的 EDTA 和 10 

mmol·kg-1的 EDDS，Pb 在葉中的濃度與對照相比分別增加了 94 和 102

倍。屬同分異構體的 EDTA 和 EDDS，當配位體過量時，EDTA 的絡合能

力要大於 EDDS，而當過量的配位體減少時， EDDS 對 Cu 的結合能力要

大於 EDTA。 
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4.4 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 

設置植生整治盆栽

試驗與操作     

植生復育能力評估     

植物生理機制測試     
不同養份施予量對

於植體吸收污染土

壤中重金屬 

    

不同養份施予量添

加螫合劑促進植體

吸收污染土壤中重

金屬 

    

工作進度估計百分

比（ 累 積 

數 ） 

10 
% 

20 
% 

30 
% 

40
%

50
%

60
%

70
%

80
%

85
%

90
%

100 
% 

 

預定查核點 

期中 

1. 植生整治盆栽試驗設置 
2. 檢測污染土壤重金屬濃度 
3. 檢測植體重金屬累積量分析 
4. 植體生物量及生長情形分析 

期末 

1. 建立相關植物重金屬復育相關參數及資料庫 
2. 檢測植體重金屬累積量分析 
3. 植體生物量及生長情形分析 
4. 不同養份施予量效果分析、添加螫合劑促進效益分析

5. 養份量結合植生復育整治效益分析 

說明： 

1、 工作項目請視專案性質及需要自行訂定。預定進度以粗線表示其起迄日期。 

2、 「工作進度百分比」欄係為配合管考作業所需，累積百分比請視工作性質就以下

因素擇一估計訂定：（1）工作天數，（2）經費之分配，（3）工作量之比重，（4）

擬達成目標之具體數字。 

3、 「預定查核點」，請在條形圖上標明※符號，並在「預定查核點」欄具體註明關鍵

性工作要項。 

4、 深色線為已完成工作進度。 
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五、結果與討論 

5. 1 設置植生整治盆栽試驗與操作 

(1) 桃園農地採樣土壤背景資料 

1977 年基力化工公司於桃園縣蘆竹鄉新興村設廠生產塑膠安定劑硬脂酸鎘

及硬脂酸鉛，排放之污染廢水未經處理，直接排放進入桃園大圳第二支渠及新興

支流，農田引水灌溉而污染涵蓋中福村、新興村及新莊村等三個村莊。由於基力

化工廠在設廠之初就無妥善廢水處理設施，環保單位予以列管定期抽查，1982、

1983 年間，前臺灣省建設廳水污染防治所調查基力化工附近圳道底泥鎘含量、

稻田土壤鎘含量，及1982年一、二期稻作鎘含量，發現鎘污染非常嚴重，其中稻

米鎘含量遠超過日本稻米鎘含量標準限值1.0 ppm，部分稻穀甚至高達污染最高容

許量之七倍。因此，1983 年前省建設廳水污染防治所劃定22.46 ha污染面積（實

際核定面積23.2183 ha），透過灌溉系統而造成蘆竹鄉中福村及新興村的農地被

污染，造成下游農田遭受污染，當時有關單位調查處理資料摘要如下： 

1981年水污染防治所 (現合併於行政院環境保護署) 調查該廠廢水排放口附

近水中之鎘含有高達13.5 ppm者，鉛含量有高達1.54 ppm者，部份樣品之分析結

果，超過台灣省灌溉用水水質標準之規定，即鎘為0.01 ppm以下，鉛為0.1 ppm以

下。分析距離工廠100公尺之圳道底泥，發現鎘平均含量為387 ppm，鉛平均含量

為25,100 ppm，當時依據灌溉水溝之分佈與地形劃定鎘污染區範圍為22.67ha。 

1984年台灣植物保護中心 (與台灣省農業藥物毒物試驗所合併為行政院農業

藥物毒物試驗所) 為保護農業環境不受工業污染，接受行政院衛生署環保局 (現

升格為行政院環境保護署) 委託，進行新竹、桃園地區土壤中重金屬含量概況調

查 (每1600ha採取20個樣品)，發現該工廠附近之土壤中鎘含量範圍自0.58 ppm至

22.78 ppm (以0.1N鹽酸萃取) ，鉛含量自0.05 ppm至1.92 ppm，鋅含量自21.53 ppm

至30.46 ppm。 

1987年衛生署環保局再對基力化工附近農田進行鎘含量細密調查，當時委託

台灣大學農化系根據台灣省農業藥物毒物試驗所 (以下簡稱藥試所)之調查資

料，在該地區進行更細密之調查，發現154個糙米樣品中鎘平均含量為2.42 ppm，

含量範圍自0.30 ppm至4.30 ppm，鉛平均含量為1.80 ppm，含量範圍自1.71 ppm至

2.90 ppm，鋅平均含量為27.01 ppm，含量範圍自18.88 ppm至40.83 ppm，其中153

個樣品鎘含量都在0.5 ppm以上，另由農民自約150ha範圍內採取水稻樣品，經由

桃園縣政府衛生局轉請台灣大學分析之140件樣品中有97件鎘含量超過0.5 ppm。 

台灣大學亦自該地區採取122個土壤樣品分析，發現鎘平均含量為15.48 
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ppm，含量範圍自1.32 ppm至148.15 ppm，鉛平均含量為24.33 ppm，含量範圍自

9.49 ppm至118.18 ppm，鋅平均含量為40.67 ppm，含量範圍自0.39 ppm至361.58 

ppm，部份稻米樣品並經台大送由藥試所複檢，分析結果均為一致。在原有停耕

範圍外約增加13 ha之農地，其水田稻穀鎘含量超過衛生署所定之鎘容許量，於是

增加劃定污染面積為35.46 ha，仍舊以停耕為因應方式。繼而發生民眾不滿基力

化工持續污染圍廠事件，桃園縣政府也以違反水污染防治法為由，勒令基力化工

停工。 

環保署及農政單位於1988 年再度沿新興支流灌溉溝渠展開大規模調查，發

現污染範圍增加26.63 ha，後因污染地區呈現零星分佈，於1989 年進行重驗。1989

年劃定83.4219 ha污染停耕面積，另外加上土壤重金屬含量達第五級之自行停耕

約29 ha，總污染停耕面積約達112.4219 ha，分佈以桃49 縣道、埔心溪支線、大

竹都市計畫農業區為主。 

1996 年，桃園縣政府委託國立中央大學環境研究中心，進行整體改善處理

計畫之細部規劃。同年，經環保署審查同意將重污染土壤經安定化後，作為北二

高路堤之填方，環保署並表示土壤整治後之土地利用方式，可由營建單位決定。

整個中福村鎘污染歷程至此，終於脫離了消極的停耕，進入了積極的污染整治。 

配合2000 年「土壤及地下水污染整治法」 (以下簡稱土污法) 公佈實施，桃

園縣環保局委託中鼎工程股份有限公司，針對1984 至1989 年間公告有鎘污染之

虞之農地進行污染調查與採樣分析，以作為後續管制及整治之依據。依調查結

果，中福地區共有105 筆地號31.23 ha農地之重金屬污染濃度超過土壤污染管制

標準，桃園縣環保局於2004 年依土污法將該31.23 ha 17農地公告為土壤污染控制

場址。(楊惠婷等, 2006) 

本次採樣由業興環境科技股份有限公司協助提供桃園農地控制場址，下表13

為整理桃園縣大竹圍段重金屬污染場址歷史資料，從表中可以知道農地重金屬污

染以銅、鎘為污染物，本研究採集土壤後進行後續盆栽試驗。 
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表13  桃園縣控制場址採樣點歷史濃度資料 

鄉鎮市 地段 地號 
面積 

(m2) 

銅(Cu) 鉻(Cr) 鎘(Cd) 鉛(Pb) 鋅(Zn) 鎳(Ni)

食用作物農地土壤污染管制標準 (mg/kg) 

200 250 5 500 600 200 

食用作物農地土壤污染監測標準 (mg/kg) 

120 175 2.5 300 260 130 

桃園縣 大竹圍段 178 4806 

972 88 7 56.7 169 57 

693 77 ND 51.1 124 48 

407 58 23 44.7 106.3 60 

276 56 25 37.4 88.4 46 

536 74 12 44.4 111 49 

335 64 28 38.5 94.3 38 

276 61 2 35.9 86.3 34 

198 64 12 30 87.4 46 

195 59 25 29.8 76.6 40 

199 58 7 33.2 76.5 35 

177 65 29 30.7 79.3 38 

142 71.7 30 26.2 71.7 36 

152 53 10 27.9 62.1 35 

170 46 42 32.1 77.8 39 

174 62 21 34.5 78.7 30 

107 47 ND 23.4 63.2 24 

170 67 ND 32.8 83.1 25 
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 (2) 盆栽試驗 

將試驗地設置於台大溫室，將各地採集土壤先放置於鋪設不透水布之陰涼處

自然風乾，後經35mesh篩網過篩，去除石塊、樹枝等非土壤雜質，收集於盆栽，

狼尾草使用插莖的方式，台灣藜使用播種的方式進行，初期每盆施用有機肥料 (N 

3.0%，P2O5 3.0%，K2O 2.7%，有機質 70%)供作基本養份。下圖5為盆栽試驗設

置情形。 

 

 
圖5  盆栽實驗設置情形 

 

5. 2 檢測污染土壤重金屬濃度及土壤基本性質分析 

供試土壤之重金屬全量以王水進行消化，並以火焰式原子吸收光譜儀進行分

析，分析結果如表14所示。由表中結果顯示，桃園污染土壤的重金屬以銅及鎘的

含量高過農地土壤污染管制標準，濃度值分別為銅 342.4 mg/kg及鎘 17.4±4.2 

mg/kg，而鉻則低於標準之下，濃度值為83.5 mg/kg，本研究以此土樣作為供試土

壤，以探討不同淋洗處理方式之重金屬移除效率及淋洗液用以植生復育濃溉用

水，以進行比較以皂素溶液進行脫附研究。 
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表14  供試土壤重金屬濃度分析結果 

樣區 

銅(Cu) 鉻(Cr) 鎘(Cd) 

土壤污染管制標準(農地標準) (mg/kg) 

400 (200) 250 20 (5) 

土壤污染監測標準(農地標準) (mg/kg) 

220 (120) 175 10 (2.5) 

桃園重金屬土壤 342.4±30.7 83.5±15.8 17.4±4.2 

 

供試土壤進行土壤pH、有機碳含量、陽離子交換容量 (cation exchange 

capacity，簡稱CEC)、電導度 (electrical conductivity，簡稱EC)及質地分析，各項

目之分析結果如下表15所示，由於土壤物理化學性質會影響重金屬在土壤中之行

為，因此基本性質分析將有助於探討重金屬脫附性。由表結果可以得知，在土壤

酸鹼度方面，供試土壤屬於微酸性土壤 (pH 6.10)。在有機碳方面含量為24.8 

g/kg，在質地分析方面，屬於坋質黏壤土，粒徑分佈主要為坋粒 (50.7%)，其次

為黏粒 (30.7%)。在電導度 (EC)方面，小於0.85 mS/cm，故不會影響植物生長。

在陽離子交換容量 (CEC)方面，其易受有機碳含量及土壤質地影響，為18.1 

meq/100g。 

 

表15  供試土壤之基本性質分析結果 

樣區 pH 
有機碳含量 

(g/kg) 
陽離子交換容量

(meq/100g) 
電導度

(mS/cm)

粒徑分析 (%) 
質地 

砂粒 坋粒 黏粒 

桃園重金

屬土壤 
6.10 24.8 18.1 0.267 18.6 50.7 30.7 坋質黏壤土
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5. 3  植體生物量及生長情形分析 

 

植物於台大溫室種植，以盆栽式進行種植，種植3個月後進行收割以分析生

物量，下表16為換算成每平方公尺可收獲的絕乾生物量，從表中可以看到狼尾草

可收獲的量較台灣藜來的高。五種不同養份處理的生物量來看，隨著養份的提

高，生物量也隨之提高。植物的高度以狼尾草最高，可達150公分左右，台灣藜

約為80公分。 

F1組在每盆施以13.25 g的養分環境下，狼尾草所獲得的絕乾生物量較對照組

高，為603.9±58.6 g/m2，為對照組的129%。另台灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對

照組高，為142.9±20.4 g/m2，對照組的126%。 

F2組在每盆施以26.51 g的養分環境下，狼尾草所獲得的絕乾生物量較對照組

高，為702.5±42.3 g/m2，為對照組的150%。另台灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對

照組高，為170.3±9.3 g/m2，對照組的150%。 

F3組在每盆施以39.76 g的養分環境下，狼尾草所獲得的絕乾生物量較對照組

高，為765.1±64.0 g/m2，為對照組的164%。另台灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對

照組高，為216.9±6.8 g/m2，對照組的192%。 

F4組在每盆施以53.01 g的養分環境下，狼尾草所獲得的絕乾生物量較對照組

高，為961.1±125.5 g/m2，為對照組的206%。另台灣蔾所獲得的絕乾生物量也較

對照組高，為224.3±13.8 g/m2，對照組的198%。 

F5組在每盆施以66.27 g的養分環境下，狼尾草所獲得的絕乾生物量較對照組

高，為1032.9±133.2 g/m2，為對照組的221%。另台灣蔾所獲得的絕乾生物量也較

對照組高，為257.6±20.2 g/m2，對照組的228%。 

F1+EDTA組在每盆施以13.25 g的養分及施加500 µmol/kg EDTA環境下，狼尾

草所獲得的絕乾生物量較對照組高，為548.6±29.1 g/m2，為對照組的117%。另台

灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對照組高，為139.2±20.4 g/m2，對照組的123%。 

F2組在每盆施以26.51 g的養分及施加500 µmol/kg EDTA環境下，狼尾草所獲

得的絕乾生物量較對照組高，為593.0±22.3 g/m2，為對照組的127%。另台灣蔾所

獲得的絕乾生物量也較對照組高，為148.1±25.1 g/m2，對照組的131%。 

F3組在每盆施以39.76 g的養分及施加500 µmol/kg EDTA環境下，狼尾草所獲

得的絕乾生物量較對照組高，為621.0±28.3 g/m2，為對照組的133%。另台灣蔾所

獲得的絕乾生物量也較對照組高，為177.7±23.5 g/m2，對照組的157%。 

F4組在每盆施以53.01 g的養分及施加500 µmol/kg EDTA環境下，狼尾草所獲

得的絕乾生物量較對照組高，為743.2±37.0 g/m2，為對照組的159%。另台灣蔾所
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獲得的絕乾生物量也較對照組高，為209.8±25.4 g/m2，對照組的185%。 

F5組在每盆施以66.27 g的養分及施加500 µmol/kg EDTA環境下，狼尾草所獲

得的絕乾生物量較對照組高，為749.5±64.3 g/m2，為對照組的160%。另台灣蔾所

獲得的絕乾生物量也較對照組高，為219.1±33.5 g/m2，對照組的194%。 

F1+EDDS組在每盆施以13.25 g的養分及施加500 µmol/kg EDDS環境下，狼尾

草所獲得的絕乾生物量較對照組高，為557.3±32.9 g/m2，為對照組的119%。另台

灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對照組高，為147.4±16.3 g/m2，對照組的130%。 

F2+EDDS組在每盆施以26.51 g的養分及施加500 µmol/kg EDDS環境下，狼尾

草所獲得的絕乾生物量較對照組高，為650.4±21.4 g/m2，為對照組的139%。另台

灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對照組高，為146.2±14.2 g/m2，對照組的129%。 

F3+EDDS組在每盆施以39.76 g的養分及施加500 µmol/kg EDDS環境下，狼尾

草所獲得的絕乾生物量較對照組高，為708.6±34.8 g/m2，為對照組的152%。另台

灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對照組高，為180.4±13.8 g/m2，對照組的159%。 

F4+EDDS組在每盆施以53.01 g的養分及施加500 µmol/kg EDDS環境下，狼尾

草所獲得的絕乾生物量較對照組高，為764.0±69.7 g/m2，為對照組的163%。另台

灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對照組高，為202.2±23.2 g/m2，對照組的179%。 

F5+EDDS組在每盆施以66.27 g的養分及施加500 µmol/kg EDDS環境下，狼尾

草所獲得的絕乾生物量較對照組高，為795.7±67.4 g/m2，為對照組的170%。另台

灣蔾所獲得的絕乾生物量也較對照組高，為239.4±19.1 g/m2，對照組的211%。 

整體而言，添加螫合劑EDTA及EDDS將會抑制植物的生長，但隨著養份的增

加植物亦有些許的增長。 
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表16  不同處理下植體生物量分析 

樣品分類 
養份施用量 

(g/盆) 

狼尾草 

絕乾生物量 (g/m
2
) 

台灣藜 

絕乾生物量 (g/m
2
) 

F1 4.42 603.9±58.6 142.9±20.4 

F2 8.84 702.5±42.3 170.3±9.3 

F3 13.25 765.1±64.0 216.9±6.8 

F4 17.67 961.1±125.5 224.3±13.8 

F5 22.09 1032.9±133.2 257.6±20.2 

F1+EDTA 4.42 548.6±29.1 139.2±20.4 

F2+EDTA 8.84 593.0±22.26 148.1±25.1 

F3+EDTA 13.25 621.0±28.3 177.7±23.50 

F4+EDTA 17.67 743.2±37.0 209.8±25.4 

F5+EDTA 22.09 749.5±64.3 219.1±33.5 

F1+EDDS 4.42 557.3±32.9 147.4±16.3 

F2+EDDS 8.84 650.4±21.4 146.2±14.2 

F3+EDDS 13.25 708.6±34.8 180.4±13.8 

F4+EDDS 17.67 764.0±69.7 202.2±23.2 

F5+EDDS 22.09 795.7±67.4 239.4±19.1 

對照組 - 467.3±51.2 113.2±10.1 
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5. 4 檢測植體重金屬含量分析 

狼尾草在五種不同濃度養份施用量環境下，植體重金屬銅的蓄積情形如圖6

所示，從圖中可以發現F5的養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用

量，對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬銅的濃度，分別為68.63 

mg/kg、71.86 mg/kg、73.72 mg/kg、76.89 mg/kg及82.19 mg/kg，對照組濃度為42.10 

mg/kg，各種植體的富集量為對照組的1.63、1.71、1.75、1.83及1.95倍。生物富集

係數（Bioaccumulation factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土

壤的濃度之比。也可以認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速

率之比，生物富集係數是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾

草吸收重金屬銅的情形，吸收重金屬為土壤濃度的0.12~0.24倍。 

在添加EDTA後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬銅的濃度，分別為83.59 

mg/kg、89.66 mg/kg、105.76 mg/kg、110.18 mg/kg及127.32 mg/kg，各植體的富集

量為對照組的1.99、2.13、2.51、2.62及3.02倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾草吸收重金屬銅的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.24~0.37倍。 

在添加EDDS後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬銅的濃度，分別為78.67 

mg/kg、79.41 mg/kg、87.19 mg/kg、91.33 mg/kg及99.26 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的1.87、1.89、2.07、2.17及2.36倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾草吸收重金屬銅的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.23~0.29倍。 
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圖6  狼尾草在不同養份施用量重金屬銅吸收情形 

 

台灣蔾在五種不同濃度養份施用量環境下，植體重金屬銅的蓄積情形如圖7

所示，從圖中可以發現F5的養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用

量，對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬銅的濃度，分別為337.45 

mg/kg、366.95 mg/kg、370.32 mg/kg、374.34 mg/kg及377.64 mg/kg，對照組濃度

為265.30 mg/kg，各種植體的富集量為對照組的1.27、1.38、1.40、1.41及1.42倍。

生物富集係數（Bioaccumulation factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和

溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合

物淨化速率之比，生物富集係數是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指

標），台灣蔾吸收重金屬銅的情形，吸收重金屬為土壤濃度的0.77~1.10倍。 

在添加EDTA後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬銅的濃度，分別為416.55 

mg/kg、414.97 mg/kg、433.77 mg/kg、450.68 mg/kg及447.77 mg/kg，各植體的富

集量為對照組的1.57、1.56、1.64、1.70及1.69倍。生物富集係數（Bioaccumulation 

factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以
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認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數

是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣蔾吸收重金屬銅的情

形，吸收重金屬為土壤濃度的1.22~1.31倍。 

在添加EDDS後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬銅的濃度，分別為351.54 

mg/kg、394.48 mg/kg、403.73 mg/kg、406.28 mg/kg及437.79 mg/kg，各植體的富

集量為對照組的1.33、1.49、1.52、1.53及1.65倍。生物富集係數（Bioaccumulation 

factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以

認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數

是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣蔾吸收重金屬銅的情

形，吸收重金屬為土壤濃度的1.03~1.28倍。 
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圖7  台灣藜在不同養份施用量重金屬銅吸收情形 
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狼尾草在五種不同濃度養份施用量環境下，植體重金屬鉻的蓄積情形如圖8

所示，從圖中可以發現F5的養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用

量，對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鉻的濃度，分別為38.20 

mg/kg、41.06 mg/kg、40.31 mg/kg、42.04 mg/kg及44.36 mg/kg，對照組濃度為14.65 

mg/kg，各種植體的富集量為對照組的2.61、2.80、2.75、2.87及3.03倍。生物富集

係數（Bioaccumulation factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土

壤的濃度之比。也可以認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速

率之比，生物富集係數是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾

草吸收重金屬鉻的情形，吸收重金屬為土壤濃度的0.77~1.10倍。 

在添加EDTA後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F1的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鉻的濃度，分別為44.42 

mg/kg、41.19 mg/kg、42.88 mg/kg、42.44 mg/kg及48.99 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的3.03、2.81、2.93、2.90及3.35倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾草吸收重金屬鉻的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.53~0.59倍。 

在添加EDDS後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鉻的濃度，分別為42.82 

mg/kg、39.82 mg/kg、40.50 mg/kg、44.08 mg/kg及44.45 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的2.92、2.72、2.77、3.01及3.04倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾草吸收重金屬鉻的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.51~0.53倍。 
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圖8  狼尾草在不同養份施用量重金屬鉻吸收情形 

 

台灣藜在五種不同濃度養份施用量環境下，植體重金屬鉻的蓄積情形如圖9

所示，從圖中可以發現F5的養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用

量，對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鉻的濃度，分別為55.20 

mg/kg、59.92 mg/kg、60.10 mg/kg、59.34 mg/kg及64.15 mg/kg，對照組濃度為41.95 

mg/kg，各種植體的富集量為對照組的1.32、1.43、1.43、1.41及1.53倍。生物富集

係數（Bioaccumulation factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土

壤的濃度之比。也可以認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速

率之比，生物富集係數是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣

蔾吸收重金屬鉻的情形，吸收重金屬為土壤濃度的0.50~0.77倍。 

在添加EDTA後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鉻的濃度，分別為52.29 

mg/kg、53.69 mg/kg、63.38 mg/kg、71.42 mg/kg及77.00 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的1.25、1.28、1.51、1.70及1.84倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是
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生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣蔾吸收重金屬鉻的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.63~0.92倍。 

在添加EDDS後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鉻的濃度，分別為62.84 

mg/kg、65.17 mg/kg、62.10 mg/kg、69.15 mg/kg及75.03 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的1.50、1.55、1.48、1.65及1.79倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣蔾吸收重金屬鉻的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.75~0.90倍。 
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圖9  台灣藜在不同養份施用量重金屬鉻吸收情形 
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狼尾草在五種不同濃度養份施用量環境下，植體重金屬鎘的蓄積情形如圖10

所示，從圖中可以發現F5的養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用

量，對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鎘的濃度，分別為3.93 

mg/kg、4.04 mg/kg、4.16 mg/kg、4.34 mg/kg及4.81 mg/kg，對照組濃度為2.57 

mg/kg，各種淋洗液的富集量為對照組的1.53、1.57、1.62、1.69及1.87倍。生物富

集係數（Bioaccumulation factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在

土壤的濃度之比。也可以認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化

速率之比，生物富集係數是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼

尾草吸收重金屬鎘的情形，吸收重金屬為土壤濃度的0.15~0.28倍。 

在添加EDTA後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鎘的濃度，分別為4.08 

mg/kg、4.72 mg/kg、7.42 mg/kg、6.80 mg/kg及9.41 mg/kg，各植體的富集量為對

照組的1.58、1.83、1.72、2.64及3.66倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾草吸收重金屬鎘的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.23~0.54倍。 

在添加EDDS後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鎘的濃度，分別為3.51 

mg/kg、4.17 mg/kg、4.72 mg/kg、5.13 mg/kg及7.76 mg/kg，各植體的富集量為對

照組的1.36、1.62、1.83、1.99及3.02倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），狼尾草吸收重金屬鎘的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的0.20~0.45倍。 
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圖10  狼尾草在不同養份施用量重金屬鎘吸收情形 

 

台灣藜在五種不同濃度養份施用量環境下，植體重金屬鎘的蓄積情形如圖11

所示，從圖中可以發現F5的養份施用量下蓄積情形最好，其次為F3的養份施用

量，對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鎘的濃度，分別為17.27 

mg/kg、19.98 mg/kg、20.07 mg/kg、18.96 mg/kg及20.11 mg/kg，對照組濃度為13.43 

mg/kg，各種淋洗液的富集量為對照組的1.29、1.49、1.49、1.41及1.50倍。生物富

集係數（Bioaccumulation factor, BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在

土壤的濃度之比。也可以認為是生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化

速率之比，生物富集係數是描述化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台

灣蔾吸收重金屬鎘的情形，吸收重金屬為土壤濃度的0.77~1.16倍。 

在添加EDTA後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鎘的濃度，分別為23.62 

mg/kg、24.45 mg/kg、23.40 mg/kg、33.31 mg/kg及36.33 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的1.76、1.82、1.74、2.48及2.71倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是
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生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣蔾吸收重金屬鎘的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的1.36~2.09倍。 

在添加EDDS後，F5養份施用量下蓄積情形最好，其次為F4的養份施用量，

對照組最低，在F1-F5的養份施用量下，其植體重金屬鎘的濃度，分別為22.84 

mg/kg、22.36 mg/kg、21.01 mg/kg、25.93 mg/kg及28.86 mg/kg，各植體的富集量

為對照組的1.70、1.67、1.57、1.93及2.15倍。生物富集係數（Bioaccumulation factor, 

BCF，是絕乾生物組織中化合物的濃度和溶解在土壤的濃度之比。也可以認為是

生物對化合物的吸收速率與生物體內化合物淨化速率之比，生物富集係數是描述

化學物質在生物體內累積趨勢之重要指標），台灣蔾吸收重金屬鎘的情形，吸收

重金屬為土壤濃度的1.31~1.66倍。 
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圖11  台灣藜在不同養份施用量重金屬鎘吸收情形 
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5. 5 肥份對 EC 值與生物量 

稱取50 g土壤置於250 mL三角瓶中，並外加50 mL之去離子水，震盪15分鐘

及靜置1小時候，再震盪5分鐘，以1號濾紙過濾，以玻棒攪拌均勻，使用電導度

計測其電導度值，於實驗種植過程中及結束時分析其結果。 

 

表17  不同處理對試驗土壤EC值之影響 

 狼尾草 台灣蔾 

組別 
EC 

(ms/cm) 

EC 

(ms/cm) 

生物量 

(g/m2) 

EC 

(ms/cm) 

EC 

(ms/cm) 

生物量 

(g/m2) 

F1 1.15 0.64 603.9±58.6 1.91 0.94 142.9±20.4

F2 1.29 0.69 702.5±42.3 2.08 1.04 170.3±9.3 

F3 1.53 0.72 765.1±64.0 2.11 1.28 216.9±6.8 

F4 2.15 1.26 961.1±125.5 2.58 1.47 224.3±13.8

F5 2.18 1.35 1032.9±133.2 2.76 1.52 257.6±20.2

對照組 0.63 0.42 467.3±51.2 0.64 0.55 113.2±10.1

 

從結果來看雖然生物量隨著肥份的增加而增加，但比較狼尾草及台灣蔾在實

驗後的EC值，仍然有較多的肥份存在，顯示台灣蔾在肥份的利用率較低，建議在

之後的實驗中需透過土壤診斷結果進行施肥，除可避免過量的施肥造成成本的上

升及減緩鹽份的累積，可節省成本及提高產量。 

另黃泮宮於1994年指出，介質中可溶性鹽類含量濃度以EC表示，單位為

millimhos/cm，EC值越高表示介質中營養要素濃度越高，這些可溶性鹽類包括硝

酸鹽、氯鹽、硫酸鹽及銨鹽等。EC值太高則表示介質太肥，幼苗會產生鹽害萎凋，

或抑制幼苗正常生長，當EC太高時，必須用清水大量淋洗介質，把多餘鹽洗出。

下表18為介質飽和抽出液之EC值對植物生長之參考指標。 
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表18  植物生長與EC值之指標 (黃泮宮、廖清玲，1994) 

EC值 說明 

0~0.25 鹽度低，介質缺肥，應增施肥料。 

0.25~0.75 幼苗適合，不耐鹽植物如蘭科或天南星科最適宜。 

0.75~1.25 最適EC值，但對不耐鹽植物則略高。 

1.25~1.75 抑制正常生長，但耐鹽植物則適宜。 

1.75~2.25 抑制生長、葉尖、葉緣燒焦。 

2.25以上 植物萎凋。 

 

5. 6 植體重金屬移除效率分析 

狼尾草在肥份+EDDS的環境下，所能移除的重金屬Cu移除量最多，每m2可

移除約57.98~98.11 mg的Cu，在肥份+EDTA的環境下每m2可移除約43.85~78.98 

mg的Cu，在單純施予肥份的環境下，每m2可移從約19.67~84.89 mg的Cu。台灣藜

在肥份+EDDS的環境下，所能移除的重金屬Cu移除量最多，每m2可移除約

51.82~104.81 mg的Cu，在肥份+EDTA的環境下每m2可移除約57.98~98.11 mg的

Cu，，在單純施予肥份的環境下，每m2可移從約30.03~97.30 mg的Cu。 
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表19  不同處理下植體一次收獲單位面積移除重金屬Cu總量分析 

重金屬 樣品分類 
養份施用量

(g/盆) 

狼尾草重金屬移除量 

(mg/m
2
) 

台灣藜重金屬移除量

(mg/m
2
) 

Cu F1 4.42 38.2 55.2 

 F2 8.84 41.1 59.9 

 F3 13.25 40.3 60.1 

 F4 17.67 42.0 59.3 

 F5 22.09 44.4 64.1 

 F1+EDTA 4.42 44.4 52.3 

 F2+EDTA 8.84 41.2 53.7 

 F3+EDTA 13.25 42.9 63.4 

 F4+EDTA 17.67 42.4 71.4 

 F5+EDTA 22.09 49.0 77.0 

 F1+EDDS 4.42 42.8 62.8 

 F2+EDDS 8.84 39.8 65.2 

 F3+EDDS 13.25 40.5 62.1 

 F4+EDDS 17.67 44.1 69.1 

 F5+EDDS 22.09 44.4 75.0 

 

狼尾草在肥份+EDTA的環境下，所能移除的重金屬Cr移除量最多，每m2可移

除約24.4~36.7 mg的Cr，在肥份+EDDS的環境下每m2可移除約23.9~35.4 mg的

Cr，在單純施予肥份的環境下，每m2可移從約23.1~45.8 mg的Cr。台灣藜在肥份

+EDDS的環境下，所能移除的重金屬Cr移除量最多，每m2可移除約9.3~18.0 mg

的Cr，在肥份+EDTA的環境下每m2可移除約7.3~16.9 mg的Cr，，在單純施予肥

份的環境下，每m2可移從約4.8~16.5 mg的Cr。 
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表20  不同處理下植體一次收獲單位面積移除重金屬Cr總量分析 

重金屬 樣品分類 
養份施用量

(g/盆) 

狼尾草重金屬移除量 
(mg/m2) 

台灣藜重金屬移除量

(mg/m2) 

Cr F1 4.42 23.1 7.9 

 F2 8.84 28.8 10.2 

 F3 13.25 30.8 13.0 

 F4 17.67 40.4 13.3 

 F5 22.09 45.8 16.5 

 F1+EDTA 4.42 24.4 7.3 

 F2+EDTA 8.84 24.4 8.0 

 F3+EDTA 13.25 26.6 11.3 

 F4+EDTA 17.67 31.5 15.0 

 F5+EDTA 22.09 36.7 16.9 

 F1+EDDS 4.42 23.9 9.3 

 F2+EDDS 8.84 25.9 9.5 

 F3+EDDS 13.25 28.7 11.2 

 F4+EDDS 17.67 33.7 14.0 

 F5+EDDS 22.09 35.4 18.0 

 

狼尾草在肥份+EDTA的環境下，所能移除的重金屬Cd移除量最多，每m2可

移除約2.2~7.1mg的Cd，在肥份+EDDS的環境下每m2可移除約2.0~6.2 mg的Cd，

在單純施予肥份的環境下，每m2可移從約1.2~5.0 mg的Cd。台灣藜在肥份+EDTA

的環境下，所能移除的重金屬Cd移除量最多，每m2可移除約3.3~8.0 mg的Cd，在

肥份+EDDS的環境下每m2可移除約3.4~6.9 mg的Cd，，在單純施予肥份的環境

下，每m2可移從約1.5~5.2 mg的Cd。 
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表21  不同處理下植體一次收獲單位面積移除重金屬Cd總量分析 

重金屬 樣品分類 
養份施用量

(g/盆) 

狼尾草重金屬移除量 
(mg/m2) 

台灣藜重金屬移除量

(mg/m2) 

Cd F1 4.42 2.4 2.5 

 F2 8.84 2.8 3.4 

 F3 13.25 3.2 4.4 

 F4 17.67 4.2 4.3 

 F5 22.09 5.0 5.2 

 F1+EDTA 4.42 2.2 3.3 

 F2+EDTA 8.84 2.8 3.6 

 F3+EDTA 13.25 2.7 4.2 

 F4+EDTA 17.67 5.1 7.0 

 F5+EDTA 22.09 7.1 8.0 

 F1+EDDS 4.42 2.0 3.4 

 F2+EDDS 8.84 2.7 3.3 

 F3+EDDS 13.25 3.3 3.8 

 F4+EDDS 17.67 3.9 5.2 

 F5+EDDS 22.09 6.2 6.9 
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5. 7 植生復育整治效益及後續處理分析 

過去學者分析土壤重金屬整治成本，若土壤移地進行淋洗除污，所需耗費的

成本將會相當的大，而植生復育整治的成本雖然便宜，但所需時間較長。 

 

表22  土壤整治成本分析 (Mulligan et al., 2001) 
Technology Description Applicability Costs ($US/ton)
Ex situ treatment    
    Physical separation Includes, froth flotation, 

gravity separation, 
screening, etc. 

For high metal 
concentrations 

60-245 

    Soil washing Addition of surfactants and 
other additives to solubilize

For water soluble 
contaminants 

25-300 

    Pyrometallurgical Elevated temperature 
extraction and processing 
for metal removal 

Highly-contaminated 
soils (5-20%) 

200-1000 

In situ treatment    
    Reactive barriers Creation of a permeable 

barrier 
Sorption or degradation 
of contaminants in 
barrier 

60-245 

    Soil flushing Water flushing to leach 
contaminants 

For soluble 
contaminants 

100-200 

    Electrokinetic Application of electrical 
current 

Applicable for saturated 
soils with low 
groundwater flow 

Little info 

    Phytoremediation Use of plants for metal 
extraction 

Shallow soils and water Good 

 

本實驗室過去評估以排土客土法與植生復育法移除相同重金屬總量，進行生

命周期評估，評估所造成之整體環境衝擊指數。從結果可以發現，植生復育法其

環境衝擊反而較排土客土法高，其主要原因為為植生復育法為了達到與排土客土

法移除相同重金屬總量時，需要較長的整治時間，台灣藜所需時間為480年，狼

尾草為2735年，因此對於環境的衝擊影響會隨時間累積，而以狼尾草作為植生復

育萃取植物時，因其重金屬移除能力較低，造成環境衝擊為最高，故植生復育法

為達到移除相同的重金屬總量時，反而不利於降低環境衝擊。但若將植體進行再

利用將可降低其環境衝擊。 

以收穫量作為發電再利用時，結果可以發現，將收獲之生質物進行再利用

時，植生復育法對於環境的衝擊會降低許多，甚至對於環境是有益的，其主要原

因係當生質物作為發電利用時，所產生之電力可以取代部分的化石能源發電，因

此降低了化石能源的需求，也減少原本化石能源所造成的高環境衝擊，使得植生

復育整治在實行時，其生質物之利用對於環境是具有正面效益的。 
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賴明宏等人(2016)亦提出相同的論點，以具有能源潛力的芒草作為植生復育

是一項正處於發展之中且具有應用前景的土壤整治技術，其優點為安全且對生態

有善以及花費低的特性，目前世界上多朝此方向前進，芒屬植物不論在實驗室或

野外試驗都顯示其具有潛力用來移除土壤中重金屬，未來可藉由改良栽種過程來

增加芒屬植物於污染地區的生長速度，藉以增加生物量(Kacprzak et al., 2014)，如

有機物質、螯合劑或生物炭的添加或增加土壤中微生物多樣性等方法；可篩選和

培育對重金屬具有高聚積能力的芒屬植物品種或品系；或者可藉由整合基因工程

和分子生物技術來解決高聚積植物於污染地生長緩慢和地上部生物量少的缺

點。最後重金屬複合性污染土壤的修復，必須從當地經濟可持續發展和土地資源

永續利用兩方面來考慮。因此，為提升環境品質，維護環境資源，追求永續發展，

植生復育法搭配生質物再利用仍是一具有潛力的整治技術。 

另外作者也提出可能的困難與能源政策建議，透過能作作物植栽，吸附土壤

的重金屬與戴奧辛，可排除可食用的作物，以免流入市場造成二度的傷害，用於

被污染土壤的恢復，在歐盟在生質能源的研發上轉向直接燃燒投入火力發電帶來

能源，但這需包括可用土地的獲得、可用的水源、收購與採收機制、運輸的工具、

乾燥場域的覓得、以及生質粒壓縮或造粒技術的研發，都需要有完整的配套。 
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六、結論與建議 

本研究已完成狼尾草及台灣藜以不同不同養份施用量，促進植物去除重金屬

污染土壤銅、鉻及鎘效果。從結果來看對於不同養份施用量對於植物生物量的增

加具有明顯的效果，以增加植物體乾重來反應，影響植物體內養分濃度的因子很

多且複雜，隨著植物生長而有稀釋養分濃度的效果（許原瑞，1994）。施肥通常

會增加植物體內的養分濃度，但變化幅度則隨植種的不同而異，且當生物量聚積

越大，因乾重稀釋效應越大，則濃度下降（Billow et al., 1994）。 

在添加螫合劑促進植物吸收重金屬的效能，以EDDS對於整體吸收的效果最

好，略高於EDTA，對於三種重金屬的去除效果都有趨勢，特別是重金屬銅的效

果較其他兩種重金屬鉻及鎘來的明顯。然而EDTA及EDDS對於生物量的獲得則有

減少的現象。  

台灣藜對於三種重金屬具有富集效果，對於土壤重金屬的移除將可獲得良好

的助益，然而從生物量來看，狼尾草可獲得最大的生物量，並且可以進行後續的

再利用。 

而不同養份施用量，對於植體吸收三種重金屬的效果都有上升趨勢，在重金

屬鎘的效果較其他兩種重金屬銅及鉻來的較高。雖然對於植體內重金屬濃度效果

較不顯著，但因生物量的增加，對於重金屬移除的總量將有助益。 

過去研究傳統整治方法與植生復育法移除相同重金屬總量時，評估所造成之

整體環境衝擊指數。植生復育法其環境衝擊反而較排土客土法高，其主要原因為

為植生復育法為了達到與排土客土法移除相同重金屬總量時，需要較長的整治時

間，若將植體進行再利用將可降低其環境衝擊。以具有能源潛力的作物進行植生

復育，對於環境永續上具有一定的效益。 
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專案執行績效審核－自評表 

項次 類別 
缺失

點數 
自評項目 

執行單位 

檢核 
本署

審核
是 否 

一 
計畫書 

核定修正 

1 點 依規定期限內備文提送 █ □  

1 點 書面資料完整且無補件情況 █ □  

1 點 報告依格式規定撰寫 █ □  

1 點 依規定期限內繳交電子檔 █ □  

1 點 
系統資料依規定期限內登錄且資料登

錄完整（含 GRB 系統與本署專案系統） 
█ □  

二 期中及期末 

1 點 依規定期限內備文提送 █ □  

1 點 書面資料完整且無補件情況 █ □  

1 點 報告依格式規定撰寫 █ □  

1 點 依規定期限內繳交電子檔 █ □  

1 點 
系統資料依規定期限內登錄且資料登

錄完整（含 GRB 系統與本署專案系統） 
█ □  

三 結案及核銷 

1 點 依規定期限內備文提送 ■ □  

4 點 
結案提送原始憑證清冊及相關資料完

整且無補件情況 
■ □  

四 其他 

3 點 

計畫主持人配合出席本專案成果發表

活動（或指定代理人如協同主持人、同

專業且為助理研究員以上職等，備文經

本署同意者） 

□ □  

1 點 
發表期刊論文、專利、技轉等，註明補

助單位及中英文致謝，備文副知本署。 
■ □  

1 點 
計畫執行者於執行期間與單位內各處

室溝通良好，行政作業效率良好。 
■ □  

合計 20 點    
註：執行單位於計畫執行期間進行缺失檢核於期中期末送本署審核，並於期末統一計算。 

未依實況登錄者，由本署補登依各階段執行紀錄進行缺失點數扣款。 
 
缺失扣款機制： 

1. 依結案標準，於專案執行期間，視各執行單位行政作業配合度，依「專案執行績效審核－自評表」（附表

4）進行績效缺失記點，缺失點數達扣款規定者，依核定第三期款項（總金額 20%）按比例扣款（或追繳）。 

2. 缺失點數達 5 點者第三期款項扣 5%，缺失點數達 7 點者第三期款項扣 10%，每增加缺失 1 點，加扣 1%
至滿 20%為限。 
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