
工業污染防治   第 110 期(July 2009) 1 

土壤污染整治 

整合性硫生物循環於土壤重金屬污染 
整治之應用 

陳勝一* 

 

摘    要 

在大自然之生物性硫循環中，對於環境生物技術之開發，卻蘊藏著之無限生

機，因為在硫之生物循環中，除硫化合物種之型態有所轉變外，通常亦會牽涉到重

金屬、有機物或氮於自然或人為生態系統中之轉變與移動。若能將硫細菌之生理代

謝能力善加利用，應用硫生物循環於環境生物技術中，對於生物科技及環境保護將

有極大之助益。本文中首先對於硫生物循環於環境中所扮演之角色作學理上之介

紹，並探討其應用於土壤重金屬污染整治之可行性，藉此評估未來可能發展出具污

染預防與資源循環利用觀念之創新型環境生物技術，以實際應用於環境中重金屬之

污染整治及復育。  
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一、前    言 

為預防與整治土壤及地下水污染，確保土地資源之永續利用，自從「土壤及地

下污染整治法」公佈施行後，土壤污染問題得以受到進一步正視及解決。在土壤之

污染物中，由於重金屬具有累積性、毒害性及穩定性，極易藉由吸附及吸收作用而

累積於農作物體內，進而影響農產品之品質安全。此由早年桃園之鎘米事件、一直

到屏東銅木瓜事件、雲林鎘米與高雄鉻米等事件可知，土壤重金屬污染事件輪番上

演，而此更傳達了台灣地區土壤污染問題之嚴重性。根據歷年環保單位調查資料顯

示，台灣地區農田土壤中，重金屬含量較高地區約有 50,000 公頃(超過「台灣地區

土壤重金屬含量及等級區分表」之第 4 級標準)。由於近年來農地污染事件頻傳，

引起社會大眾恐慌，因此環保署在「土壤及地下水污染整治法」通過後，即開始針

對過去即有污染紀錄之 319 公頃農地，及部分縣市其他有污染之虞的農地進行細部

調查。截至 97 年止，經確認調查後發現，重金屬含量超過土壤污染管制標準者之

農地面積達 466 公頃。目前環保機關正依土壤及地下污染整治法之規定，針對以上

區域法進行污染土地控管及後續整治作業，期能杜絕類似銅木瓜、鎘米及鉻米等事

件再度引起民眾恐慌，以充分保障民眾食的安全。由此可知，為達到環境及經濟永

續發展之目標，建立經濟可行之重金屬污染土壤整治復育技術已是刻不容緩之課

題。  

受污染土壤整治復育技術之目的，係是將污染物藉由工程技術之方式加以去

除。土壤污染復育之技術種類繁多，就處理機制而言，土壤復育技術可分為物理處

理、化學處理及生物處理等 3 大類，而一般傳統之重金屬污染土壤整治復育技術，

多屬利用物理或化學之處理方法；諸如用土壤淋洗、溶液萃取法、固化 /安定化法

及玻璃化法等。此等物化整治復育技術在使用上之主要缺點，為處理效果不佳及處

理成本過高 [1]。有鑒於此，必須研究及建立符合經濟成本且適合於國內之重金屬污

染土壤整治復育技術。生物復育技術(bioremediation)係利用微生物或微生物程序，

轉換或分解污染場址之污染物，以達整治之目標。採用生物技術之優點包括處理費

用低、環境親和力高、處理效率佳等。由於生物復育技術已被認為具有相當發展潛

力並且可行之前瞻性技術(innovative technology)[2]，因此，為預防與整治土壤及地
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下水污染，確保土地資源之永續利用，應用生物技術於環境污染復育已成為國內外

未來發展之趨勢。  

目前自然生態系與都市環境皆已嚴重地遭受到含硫物質污染之影響，而這些環

境污染問題與大自然硫循環受到妨害有關。日益頻繁之人為活動有可能造成局部性

之硫自然循環失去平衡。一般眾所皆知有關於含硫物質污染所造成之負面影響，諸

如自然水體中硫酸鹽濃度之增高、水質酸化、重金屬釋出以及惡臭與毒性硫化物之

產生。在空氣方面之影響：空氣中若含有還原性硫化物則極易造成臭味問題；二氧

化硫則會引起之酸雨與腐蝕問題。另外，在廢水收集系統之影響：硫化氫與硫酸之

形成則會造成廢污水管線之腐蝕 [3]。相較於含碳、氮及磷物質之環境技術研發，含

硫物質環境技術之研發則較少引起注意。在硫之生物循環中，除硫化合物種之型態

有所轉變外，通常亦會牽涉到重金屬於自然或人為生態系統中之轉變與移動。因

此，若能將硫細菌之生理代謝能力善加利用，應用硫生物循環於環境生物技術中，

對於生物科技及環境保護將有極大之助益。  

在硫氧化作用之運用方面，因為硫氧化作用之最終產物為硫酸或硫酸鹽，其為

高溶解性之物種，同時亦可產生酸化現象，因此，通常皆伴隨重金屬釋出之反應。

由此可知，利用硫氧化菌之氧化及產酸能力，將金屬硫化物或還原態硫氧化，使重

金屬從固態物質中萃取或溶解出來，以回收或移除固態物質(礦物、廢棄物、土壤、

污泥或底泥)中之重金屬，諸如生物濕式冶金技術(biohydrometallurgy)或生物溶出技

術(bioleaching)即是硫氧化作用之運用技術 [4-11]。另一方面，在硫還原作用中，硫化

物為其最終產物，而通常，金屬硫化物之溶解度積(Ksp)極小，為一難溶之化合物，

因此可利用硫還原菌之還原作用，使廢水中之硫酸鹽還原成硫離子，同時使重金屬

形成 金屬硫化 物沉澱， 以去除或 回收廢水 中之重金 屬，例如 生物沉澱法

(bioprecipitation)便是硫還原作用之運用  [12-18]。在生物溶出法中，當硫氧化菌有效

地將重金屬自固態物質中去除後，由於重金屬無法像有機物般為微生物所分解或破

壞，因此皆會於處理後產生含高濃度硫酸根離子及重金屬之廢液，而此部分之廢液

通常必須以其他之化學沉澱法加以處理，如此將增加處理成本，此常為生物溶出法

中必須克服之缺點。另一方面，在生物沉澱法中，卻可以藉由硫還原菌之作用，將

硫酸鹽還原成硫化物，有效地處理含重金屬之廢水，因此以生物沉澱法處理生物溶
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出法所產生之重金屬廢液將具相當之潛力。  

 現今之環境技術已將焦點從傳統之管末處理轉移到污染預防與資源循環利

用，此亦為前瞻性環境技術所強調之觀念。有關硫循環之環境生物技術中，適合於

去除環境中重金屬污染之技術包含生物溶出技術與生物沉澱技術，其分別應用硫氧

化作用及硫還原作用以處理固態物質與廢水中之重金屬，由於此二種技術屬截然不

同之系統(好氧系統與厭氧系統)，因此，以往之相關研究皆分別專注於生物溶出技

術或生物沉澱技術之各自探討，缺乏整合與連結。本文之目的主要為回顧與探討硫

循環在環境中扮演之角色、重金屬生物溶出法及重金屬生物沉澱技術之相關研究，

藉此以獲得未來建立整合型硫生物循環應用於土壤重金屬污染整治處理技術之重

要參考依據。  

二、硫之生物循環 

2.1 硫循環在環境中扮演之角色 

硫為地球上許多生物(微生物、植物及動物)生長之必需元素，約佔生物體乾重

之 0.1~1.5%，為地殼中含量第 14 多之元素。硫之氧化態可從負二價(S2-)變化至正

六價(SO4
2-)，其化學特性可為有機性硫化合物亦可為無機性硫化合物。另外，其物

理特性可使硫化合物可以氣相、液相或固相之型態存在，因此環境中存在硫化合物

之型態眾多且複雜。表  1 顯示含硫物質在環境中之含量分佈，其中以陸地之黃鐵

礦(FeS2)及石膏(CaSO4)等型態之含量最高，約 1.8 x 1016 公噸，均屬於較不易轉換

之硫化合物質；而以大氣中 H2S/SO2 等型態之含量最低，約 1.4 x 106 公噸，屬較易

轉換之硫化合物質。  

地殼中硫化合物質主要是由 S2- 與重金屬離子(Fe2+, Zn2+, Mn2+,Cu2+ 等)形成

金屬硫化物或硫氫氧化物(jarosite)，或 SO4
2- 與  Ca2+離子產生石膏(CaSO4)沈積形

成地殼組成。通常形成地殼組成後，硫化物即不易再進行自然轉換，因此以陸地中

之硫含量最高。然而地殼中之硫化物可能經氣候風化及微生物礦化作用形成 S2-，

才能再進入硫循環作用中。一般硫循環作用可分為硫氧化作用及硫還原作用 2 大類

(如圖 1 所示)。有關硫循環中微生物生態之研究始於十九世紀末，從此之後便清楚



工業污染防治   第 110 期(July 2009) 5 

地瞭解在整個硫之生物循環中，硫物種之轉變必須藉由不同族群硫細菌，諸如硫氧

化菌 (sulfur-oxidizing bacteria)、硫還原菌 (sulfate-reducing bacteria)與光合硫細菌

(phototrophic sulfur bacteria)等之生理代謝作用才能加以完成。每一族群之硫細菌可

在特定之氧化還原狀態下可利用硫化合物，同時這些細菌通常都具有特有之生理代

謝特性。  

 

表  1  環境中含硫物質含量之分布 [19] 

含硫物質 含量(公噸) 是否具有循環活性

大氣 
H2S/SO2 1.4 x 106 是 

海洋 
生物質體 1.4 x 108 是 

SO4
2- 1.4 x 1015 緩慢 

陸地 
活生物質體 1.4 x 109 是 

有機物 1.4 x 1010 是 
地殼組成 1.4 x 1016 否 

 

光
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圖  1  環境中硫之生物循環 [20] 
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2.2 硫氧化作用 

由圖  1 顯示主要硫氧化作用包括 2 大部分：  

1.硫氧化作用(H2S → S0 → SO4
2-) 

於微氧或兼性狀況下，由化學自營硫氧化細菌作用 ( 表 2)，其中以

Acidithiobacillus 或 Thiobacillus 桿菌屬為主，將負二價硫離子氧化成元素硫或

氧化成正六價硫酸根離子，其氧化反應過程中常伴隨著  H+ 產生，因此有時 pH

可降低至  2 以下，ORP 值可達 500 mV 以上。  

2.光合硫氧化作用(H2S → S0 → SO4
2-) 

主要於厭氧狀況下，由光化學自營硫氧化細菌作用，其中以紫色含硫菌

(purple sulfur bacteria)及綠色含硫菌(green sulfur bacteria)為代表，於利用光能固

定二氧化碳之過程中，將負二價硫離子氧化成元素硫。  

 

表  2  環境中硫氧化細菌 [21] 

硫細菌 硫轉換反應 發生條件 發生環境 常見菌種 

化學自營菌 
H2S → S0 

S0 → SO4
2- 

SO3
2 → SO4

2- 
H2S-O2 界面 

泥沼、土壤 
礦區表層 
熱泉 

Acidithiobacillus 
Thiobacillus 
Thiomicrospira 
Ahromation 
Beggiatoa 
Thermothrix 

光合自營菌 H2S → S0 

S0 → SO4
2- 

厭氧，H2S 
光線 

淺水域 
厭氧底泥 
厭氧水域 

Chlorobium 
Chromatium 
Ectothiorhodospira 
Thiopedia 
Rhodopseudomonas 

 

2.3 硫還原作用 

硫還原作用包括 3 大部分：  

1.同化硫還原作用(SO4
2- → R-SH → S2-) 

首 先 由 微 生 物 或 植 物 體 將  SO4
2- 轉 換 成 細 胞 基 本 組 成 ， 如 氨 基 酸

(cysteine) 、 APS(adenosine 5’-phosphosulfate) 或  PAPS(3’-phosphoadenosine 
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5’-phosphosulfate)等硫酸鹽化合物，然後此硫酸鹽化合物再被還原成有機硫化

物，以有機硫 (R-SH)之形式存在。此反應主要是發生在細胞內，因此稱之為同

化硫還原作用；當生物體死亡之後，有機硫 (R-SH)化合物經礦化作用後於厭氧

狀態下轉換成  S2-。  

2.異化硫還原作用(SO4
2- → S2-)或硫呼吸作用(S0 → S2-) 

 主要於厭氧狀況下，藉由硫還原細菌作用，其中以  Desulfobacter、

Desulfobulbus、Desulfococcus、Desulfonema、Desulfosarcina、Desulfotomaculum 

及  Desulfovibrio 等菌屬為代表，而硫還原細菌主要是利用甲酸、乙酸，乙醇或

乳酸等低分子量有機物為碳源，在代謝過程於微氧或無氧狀態下，以硫酸根離

子或元素硫為電子接受者，利用代謝過程電子之轉移作用，將硫酸根離子或元

素硫還原成硫離子(S2-)之過程。  

三、硫生物氧化作用於重金屬處理之應用 

3.1 重金屬生物溶出技術 

所謂之生物溶出法即為，固態物質中重金屬之溶出主要是藉由微生物之代謝作

用，或是與微生物之代謝產物反應所造成的，因此生物溶出法可說是屬於一種生物

催化反應程序。通常生物溶出技術是指利用微生物在好氧及酸性環境下，進行重金

屬污染物之去除，而其去除機制主要為透過微生物之直接及間接反應機制(圖  2)。 

1.直接機制  

所謂之直接機制為硫氧化菌吸附於金屬硫化物表面，利用酵素作用將土壤

中不溶性之金屬硫化物直接氧化成可溶性之金屬硫酸鹽，促使金屬自固相轉移

至液相，如圖  2 所示。  

2.間接機制  

間接機制一般可分為 2 種形式，第 1 種為鐵離子所進行之間接機制。首先

硫鐵氧化菌(Acidithiobacillus ferrooxidans)將二價鐵氧化成三價鐵，三價鐵再將

土壤中之金屬硫化物氧化成金屬硫酸鹽，將重金屬溶出，如圖  2 之間接機制(1)

所示。另外一種間接機制為元素硫被硫氧化菌氧化產生硫酸所引起的，因為硫
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酸之生成而使  pH 值下降，氫離子與土壤顆粒中金屬進行置換反應，非如此便

可將重金屬從土壤中溶出，如圖  2 之間接機制 (2)所示。  
 

 

Soil-Me 

MeS 
Me2+ 

SO4
2- 

O2

CO2Fe3+Fe2+ 

CO2

O2

S0

O2 

CO2 

SO4
2-

H+ 

Me2+ 

Me2+ 

直接機制  

間接機制  

間接機制  

硫氧化菌

土壤顆粒

土壤顆粒  

 
圖  2  生物溶出法中重金屬溶出反應機制  

 

3.2 生物溶出技術中微生物之生理特性  

通常，參與生物溶出反應之細菌與其他細菌有許多不同之處，其中最主要之特

色為生物溶出法中之微生物通常具有特殊之生理適應能力，可在不適合一般細菌生

存之狀況中生長，特別是高濃度氫離子及金屬離子之環境，而此等特殊之生理特性

(1) 

(2) 
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則是生物溶出法中微生物所需且最重要之特性。一般而言，這些細菌皆為化學自營

菌，藉由氧化二價鐵、元素硫及還原硫，以獲得生長所需之能量，因此大多屬於硫

氧化菌屬(Acidithiobacillus 或 Thiobacillus)。而其必須生長於酸性條件之環境，而

隨著菌種的不同，也有不同的適應範圍；如  At. ferrooxidans 及  At. thiooxidans 一

般必須生長在  pH 4.0 以下的酸性環境，才能進行生物溶出反應，屬於嗜酸菌；而

像  Thiobacillus thioparus 適合生長之  pH 範圍為  5.9-9.0，屬於微嗜酸菌 [22]。研究

指出，參與生物溶出反應之菌種除了  pH 適應範圍不同外，對於溶出系統之操作

溫度，亦是影響反應菌種特性之因素，一般生物溶出技術種之反應菌種，大致分為

中溫菌(mesophilic bacteria)及高溫菌(thermophile bacteria)[23]。當生物溶出系統之操

作溫度在  40oC 以下時，其優勢菌種屬於革蘭氏陰性之菌種，如 At. ferrooxidans 、

At. thiooxidans、Leptospirillum ferrooxidans、Leptospirillum  ferriphilum 及  At. 

caldus ；而當操作溫度為 50oC 以上，則發現其菌種多屬革蘭氏陽性，如  

Sulfobacillus 、  Acidimicrobium 以及古細菌中之  Ferroplasma。  

目 前 在 生 物 溶 出 技 術 中 ， 應 用 最 廣 泛 之 菌 種 為  At. ferrooxidans 、 At. 

thiooxidans 、  L. ferrooxidans 及  T. thioparus ，此等菌種主要之生理特性如表  3 

所示。其中 At. ferrooxidans 為桿狀菌，適合生長之溫度範圍為  30-35oC，可氧化二

價鐵或氧化元素硫及還原硫，適合之  pH 最佳範圍為  1.5-4，當  pH 2 時生長速率

最快 [23-24]。另外，在酸礦排水或污泥中廣泛存在的 At. thiooxidans 亦是主要反應菌

種之一，但其只能經由氧化元素硫或硫代硫酸鈉等還原性硫以獲得能量。而  L. 

ferrooxidans 為螺旋狀，與硫氧化菌屬之生理特性相似，可藉由氧化二價鐵，但無

法氧化元素硫。T. thioparus 亦為桿狀菌，屬格蘭氏陰性之無鞭毛細菌。其細胞質

中無明顯含硫之內含物，無法氧化二價鐵只能氧化元素硫及還原硫。T. thioparus 在  

pH 為 6-8 時生長速率最快，適合生長之溫度範圍為 10-37oC，最大生長溫度為 

25-30oC[1,9,25] 。若於生物溶出法中以嗜酸性硫氧化菌 (At. ferrooxidans 或  At. 

thiooxidans)為主要菌種時，其生物溶出系統中必須預先加酸以降低  pH 至  4 以

下，因此將使生物溶出技術之操作成本增加。若生物溶出技術所採用之硫氧化菌為

微嗜酸菌及嗜酸菌混合植種時，其生物溶出反應系統可以從中性 pH 值範圍開始操

作，不須預先酸化，可有效降低操作成本 [26]。  
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表 3  生物溶出技術主要菌種之生理特性 [1,9,23,24] 

 At. ferrooxidans At. thiooxidans L. ferrooxidans T. thioparus 
形態 桿狀 桿狀 螺旋狀 桿狀 
最適溫度(℃) 30-35 28-30 25-35 20-35 
最適 pH 1.5-2.0 1.5-2.0 1.8-1.5 5.9-9.0 
好氧性 好氧 好氧 好氧 好氧 
碳源(CO2) 是 是 是 是 
能源 Fe2+, S S Fe2+ Fe2+ 
電子接受者 Fe3+ Fe3+ Fe3+ Fe3+ 

 

3.3 重金屬生物溶出法主要之影響因子 

在生物溶出技術中，主要影響溶出效率之影響因子有系統之固體物濃度、含硫

基質添加量、反應菌種之特性、操作溫度、溶出系統之溶氧濃度變化以及攪拌強度

等。茲就各主要之影響因子加以說明：  

1.固體物濃度  

在生物溶出系統中，固體物濃度可視為主要的影響因子之ㄧ，當系統中的

固體物濃度高時，其具有較高的緩衝能力，故在生物溶出反應中必須產生大量

的酸，才能達到金屬溶出的恕限值，反之，當系統中之固體物濃度低時，由於

其緩衝能力較低，故較易達到金屬溶出之恕限值，進而將金屬至固體物中溶出

[27]。在底泥重金屬堆浸型 (heap)生物溶出研究中發現，在不同的固體物處理量

下，當固體物處理量提高，其不論在 pH 酸化速率、產酸率及金屬溶出率，皆有

明顯遞減之趨勢。在懸浮式 (suspension)生物溶出研究中，亦發現當系統中之固

體物濃度低時，其金屬溶出效率較固體物濃度高時來得佳，由此可證明前述之

論點，對於溶出系統之影響 [8,28-29]。而系統中固體物濃度所造成之影響，除了固

體物濃度因其本身具有的緩衝能力，所造成金屬溶出效率之影響外，固體間之

顆粒的碰撞，也是其主要的影響因子，即當系統中固體物濃度高，表示在反應

系統中顆粒間的碰撞機會大增，由於生物溶出反應期間，硫氧化菌必須吸附於

顆粒表面上，因此當固體物顆粒過多，易造成硫氧化菌不易吸附於其表面上以

進行氧化反應，所以易造成金屬溶出效果下降 [30-31]。  
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2.含硫基質添加量  

在生物溶出技術中，硫氧化菌必須藉由吸附於硫化物表面，進行氧化反應，

來獲得能源，因此一般在生物溶出系統中，必須添加元素硫或還原硫等含硫基

質，來提高硫氧化菌的生長能力。由生物溶出機制可知，硫氧化菌除了可藉由

直接吸附於固體表面上，進行直接氧化，將金屬與處理物分離，也可藉由硫氧

化菌與元素硫反應，所代謝之硫酸根離子，與處理物反應進行金屬溶出。由此

可知，當反應系統中，其元素硫濃度高時，即表示硫氧化菌所能吸附之硫表面

積大，因此提高產酸速率。但其添加量有一最佳值，若超過其最佳添加量，則

會造成抑制現象。當系統中之硫添加量過量時，其產酸能力有抑制之情形；在

相關研究中，其利用硫粉作為硫氧化菌之基質，其溶出系統中之產酸速率，如

先前所述，硫含量越高其產酸能力越好，但當其添加量超過  5 g/L 以上時，其

產酸速率有減緩之趨勢 [32]。  

3.反應菌種之特性  

在生物溶出技術中所採用的菌種，可以決定系統中各類金屬溶出的效果。

由於不同的硫氧化菌或鐵氧化菌，其對於重金屬的去除機制與效果，也不盡相

同。近年來，已有許多關於採用純菌或混合菌對於生物溶出技術影響之研究，

由研究結果得知，當採用混合菌作為反應菌種時，重金屬之溶出效率，都較採

用純菌時來得佳。在 Akcil 等 [33] 之研究中提到，當採用純菌時，其在反應過

程中，會在固體顆粒表面上生成一些還原態之物質，例如元素硫、鐵離子沉澱

及金屬硫化物等，造成溶出速率變慢以及無法完全溶出。而若採用混合菌時，

可以彌補硫氧化菌(At. thiooxidans)以及鐵氧化菌(At. ferrooxidans)在金屬溶出能

力上的缺陷，結合兩者之優勢，因此在反應系統中，其菌種濃度及溶出效率，

往往會較採用單一純菌高 [33-34]。  

4.溫度  

溫度對重金屬去除效率的影響，主要影響為細菌的生長與增殖能力，進而

影響到溶出過程中土壤的酸化速率。由許多研究中發現，當採用中溫菌 (At. 

ferrooxidans, L. ferrooxidans 及  At. thiooxidans)，在操作溫度  40°C 以下時，

能夠廣泛的應用於處理硫化礦物以及重金屬污染物之處理上，且若在溶出系統
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中採用中溫混合菌，可以提升其對硫化礦物的氧化能力，進而提高重金屬溶出

效率 [29,33]。若以硫氧化菌之氧化程度來看，發現其操作溫度控制在不同條件下

(5～55°C)，對於溶出系統中基質硫的氧化程度會有不同之變化，當其操作溫度

控制在  28～42°C 時，對於基質硫的氧化程度較佳，系統中之  pH 酸化速率會

越快，重金屬溶出速率越快。由此可發現，反應溫度之變化會造成中溫硫氧化

菌在其氧化能力之影響 [29]。  

5.溶氧濃度  

由於生物溶出過程中主要作用的細菌都屬於好氧性化學自營菌，氧氣的供

應量與細菌的生長繁殖息息相關。由研究結果發現，在生物溶出過程中，由於

硫氧化菌必須仰賴氧分子，在結晶體或表面上進行氧化反應，因此氧氣在溶出

系統中的濃度，會影響生物溶出反應中，重金屬溶出及產酸效果 [35]。在相關之

研究中發現，利用生物溶出技術處理污泥時，其系統中之溶氧值需達  2.0 mg/L

以上，其溶出系統才能有效地酸化，在研究中發現硫氧化菌在生長期間，其要

形成 1 單位的細胞除了要有必須的營養源之外，在生成之過程中都必須要有氧

分子的參與才能進行。可知，生物溶出系統的溶氧濃度，對於硫氧化菌的生長

及氧化能力極為重要 [29,36-37]。  

6.攪拌強度  

懸浮式反應系統中的攪拌速度，是一個相當重要的影響因子，適當的攪拌

轉速，能夠使微生物與處理物，在顆粒表面間的碰撞次數增加，提升反應效率；

但當轉速過高時，會影響微生物吸附於處理物顆粒表面上的能力，造成微生物

無法有效附著於固體顆粒上，進行氧化反應。研究發現，反應菌種的活性會受

其反應系統中的質傳變化及攪拌強度影響，在提高攪拌轉速時，其系統中之氧

化速率會隨之增加，但其轉速若過高，易導致硫氧化菌在流體中之活性及氧化

能力受到抑制，在紊流之情況下，其反應系統中因流體應力所造成之漩渦大小，

與反應菌種之細胞尺寸相似，當反應菌種與此類漩渦接近時，會導致細胞與流

體間產生逆向應力，造成細胞體受到破壞，影響溶出效率。故當攪拌轉速提升

時，其發生紊流的機率亦會增加，造成硫氧化菌的細胞破壞之機率增加 [38]。  
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3.4 生物溶出技術於土壤重金屬污染整治之應用 

生物溶出法早年大都應用於金屬採礦工業與酸礦廢水之處理，由於其效率極

佳；甚至已有商業規模之運轉，但生物溶出技術於環境工程方面並未受到廣泛之應

用，時至今日，仍然處於實驗研究之階段，其主要應用於處理或回收廢棄物、下水

污泥、土壤及底泥中之重金屬 [4-11]。表  4 為生物溶出技術於土壤重金屬污染整治

方面運用之特性比較。一般而言，應用於土壤之生物溶出法中所利用之微生物主要

有  At. ferrooxidans、At. thiooxidans 與  T. thioparus 等硫氧化菌，其來源主要是純

種菌或經活化後之原生菌種，其植種方式可分為單一菌種或混合菌種植入。一般來

說，以經活化後之原生硫氧化菌為植種時，重金屬於生物溶出法中之溶出效率會較

以純種菌為植種時高。另外，當生物溶出法中所植種之硫氧化菌為嗜酸菌 (At.. 

ferrooxidans 或  At. thiooxidans)時，其反應槽中須預先加酸以降低  pH 值至  4 以

下，因此可能使生物溶出技術之操作成本隨之增加。若生物溶出法中所植種之硫氧

化菌為微酸性細菌(T. thioparus)時，其反應系統中  pH 值大都介於為  7-8 間，不

須預先酸化。因此，近年來已逐漸於生物溶出法中以微酸性細菌(T. thioparus)與嗜

酸性細菌(At. thiooxidans)為混合植種，除可減少操作成本外，且同時具有較佳之處

理效率 [10-11]。由表  4 中亦可比較土壤中不同重金屬於生物溶出技術中之溶出效

率，在批次式反應瓶系統中之重金屬溶出效率較連續攪拌反應槽(CSTR)及固體床式

反應槽(solid bed)來得佳，其中以鋅、錳、銅、鎘及鈷最為明顯。其主要是由於連

續攪拌反應槽與固體床式反應槽之固體物負荷率較高以及質傳效果較差所致。然

而，不管在於何種反應系統中，土壤中鉛之溶出效率皆為最差，其主要原因為在生

物溶出法中鉛離子易與硫酸根離子形成溶解度較低之硫酸鉛沉澱物，因此其溶解效

率較差 [32]。  
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表  4  生物溶出技術於土壤重金屬污染整治之運用 [9-11,39-40] 

菌種 微生物 
來源 基質 固體物

濃度(%) 
初始 

pH 值 反應槽型式 溶出效率(%) 

At. ferrooxidans 
At. thiooxidans 原生菌種 亞鐵離子 

元素硫 5-20 2.0-3.5
批次式反應

瓶 
鎘(>80)、鈷(>80)、銅(>80) 
鎘(100)、鈷(100)、銅(100) 

At. ferrooxidans 
混合菌種 原生菌種 亞鐵離子 10 3.0 

連續攪拌反

應槽 鋅(40)、銅(47)、錳(34) 

At. thiooxidans 原生菌種 元素硫 3 3-7 
批次式反應

瓶 
鋅(86-98)、鎘(78-90)、銅

(79-95)、鉻(70-90)、鉛(59-73) 
T. thioparus 
At. thiooxidans 
混合菌種 

原生菌種 元素硫 1-10 7 
批次式反應

瓶 
鋅(68-94)、鎳(78-90) 
銅(41-88)、鉛(19-76) 

T. thioparus 
At. thiooxidans 
混合菌種 

原生菌種 元素硫 固液比

1.5 kg/L 7.0 
固體床式反

應槽 
鋅(30-50)、鎳(60-80) 
銅(15-25)、鉛(0-5) 

 

四、硫生物還原作用於重金屬處理之應用 

4.1 重金屬生物沉澱技術 

在硫之生物循環中，當硫還原菌於厭氧狀態下生長並代謝有機物質時，同時利

用硫酸根離子為最終電子接受者，以進行硫之還原作用。其間，雖然硫還原菌可能

吸收少部分之還原性硫，但大多數之硫酸根離子皆會轉變為硫離子。此時，若環境

中同時含有重金屬離子存在，由於金屬硫化物之溶解度積(Ksp)非常低(表 5)，則重

金屬離子將與硫離子形成金屬硫化物之沉澱，因而將系統中之重金屬離子分離出

來。同時由表  5 中亦可明顯看出，多數重金屬硫化物之溶解度積均較其氫氧化物

之溶解度積低，顯示於系統中只要有少量之硫離子產生，即易與重金屬離子形成不

易移動相之金屬硫化物。由此可知，重金屬生物沉澱技術中，將廢水中重金屬去除

最重要之機制，即是藉著硫還原菌之作用，將硫酸根離子還原成二價硫離子，進而

形成金屬硫化物沉澱，以去除廢水中重金屬，主要典型之反應式如下所示 [42]：  
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−− +→+ 32
2
42 HCO2SHSOOCH2  

↓→+ −+ MSSM 22  

其中，CH2O 代表有機物。  

在重金屬生物沉澱法中最主要作用之微生物為硫還原菌，通常硫還原菌被定義

成一群具有將硫酸鹽還原成硫化物能力之細菌，可生存於淡水或海水厭氧、低氧化

還原電位之環境中，如沼澤地、濕地、河川或海洋底泥與廢水或污泥厭氧反應槽，

其於生長代謝之過程中同時可以有機物或氫為電子供應者，由此可知，硫還原菌大

都屬絕對厭氧之異營性細菌 [43-44]。 

 

表  5  金屬硫化物與金屬氫氧化物之溶解度積 [41] 

溶解度積(Ksp) 金屬 
硫化物 氫氧化物 

銅 8.5 x 10-45 1.6 x 10-19 
鋅 1.2 x 10-23 8.5 x 10-17 
鉛 3.4 x 10-28 1.2 x 10-15 
鎘 3.5 x 10-29 5.9 x 10-15 
鐵 3.7 x 10-19 1.8 x 10-15 
鎳 1.6 x 10-16 1.6 x 10-16 
鉻 - 6.7 x 10-31 

 

4.2 重金屬生物沉澱技術中微生物之種類及生理特性 

一般而言，硫還原菌之分佈範圍極廣，在 pH 介於 4-9 之環境中皆可發現硫還

原菌之存在，其更以銨鹽為主要氮源，通常其生長所需之能量可從氧化有機物或還

原硫酸鹽之過程中獲得，表  6 為硫還原菌代謝有機物之反應與其自由能之變化。

然而，環境中硫還原菌之種類眾多，其在形態上變化非常大，從長桿狀細菌至球狀

細菌中都含有硫還原菌，通常可依生理特性上之差異可將硫還原菌分成 4 大類(如

表 7 所示)：  

1.中溫革蘭氏陰性硫還原菌(mesophilic gram-negative sulfate-reducers) 

中溫革蘭氏陰性硫還原菌為重金屬生物沉澱技術中最主要作用之微生物。
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而在所有硫還原菌之中，大部分亦都屬於革蘭氏陰性細菌，其中主要包括有

Desulfovibrio、Desulfobacter、Desulfobactium、Desulfobulbus、Desulfococcus、

Desulfomonas 及 Desulfosarcina 等菌屬。此類硫還原菌通常能以低分子量有機物

(乳酸、甲酸、乙酸、丙酸、丙酮酸、蘋果酸及醇類)為其生長所需之碳源。這些

低分子量有機物大部分為碳水化合物、蛋白質與脂質之厭氧發酵產物。此外，

Desulfobactium、Desulfococcus、Desulfonema 及 Desulfosarcina 等菌屬亦可分

解長鏈(C3 - C20)之脂肪酸，而對於環狀結構之有機物質如苯等，僅有少數特殊

菌種可分解。  
 

表  6  硫還原菌代謝有機物之反應與自由能之變化 [44] 

方程式 反應 自由能(KJ/mol) 
1 3LA- → 2PA- + HA- + HCO3

- + H+ -165 
2 2LA- + SO4

2- + H+ → 2HA- + 2CO2 + HS- + 2H2O -189 
3 4PA- + 3SO4

2- → 4HA- + 4HCO3
- + 3HS- + H+ -151 

4 HA- + SO4
2- → 2HCO3

- + HS- -60 
5 HA- + 4S + 3H2O → 4H+ + HCO3

- + 4HS- + CO2 -24 
6 4H2 + SO4

2- + CO2 → 3H2O + HS- + HCO3
- -152 

7 H2S + SO4
2- + H+ → HS- + 4H2O -172 

 註：LA-；乳酸；PA-：丙酸； HA-：乙酸 

 

2.高溫革蘭氏陰性硫還原菌(thermophilic gram-negative sulfate-reducers) 

在高溫革蘭氏陰性硫還原菌中以  Thermodesulfobacterium 菌屬為主，其中

包括 T. commune 及 T. mobilis 兩種菌株。此類細菌由於具有連酯油脂

(easter-linked lipids)組成之細胞壁，因此可生存於 70℃以上之高溫環境中，適

合生長之最高溫度可達 85℃。另外，在高溫革蘭氏陰性硫還原菌中較少見之

Thermotaga 與  Aquifex 菌屬其適合生長之最高溫度分別可達 90℃與 95℃。  

3.革蘭氏陽性硫還原菌(gram-positive sulfate-reducers) 

以  Desulfotomaculum 屬為主，包括 Dm. acetoxidans、Dm. antarcticum 及

Dm. guttoideum 等菌種。大部份之  Desulfotomaculum 屬硫還原菌皆以乙酸生長

所需之碳源；然而，有些卻可以利用葡萄糖為生長所需之碳源，此屬硫還原細

菌較少見者 [44]。  
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4.古細菌類硫還原菌(archaeal sulfate-reducers) 

以  Archaeoglobus 屬為主，包括  A. fulgidus 及  A. profundus 等菌種。  

 

表  7  硫還原菌之分類 [45] 

組群 菌屬 
Desulfovibrio 
Desulfobacter 
Desulfobacterium 
Desulfobulbus 
Desulfococcus 
Desulfohalobium 
Desulfomonas 
Desulfomonile 
Desulfoema 
Desulfosarcina 
Desulfoarculus 
Desulfobotulus 

中溫革蘭氏陰性 

Desulfomicrobium 
Thermodesulfobacterium 
Thermotaga 高溫革蘭氏陰性 
Aquifex 

革蘭氏陽性 Desulfotomaculum 
古細菌類 Archaeoglobus 

 

4.3 重金屬生物沉澱法主要之影響因子 

重金屬生物沉澱程序中，硫還原菌扮演極為重要之角色，因此其生長代謝狀況

之好壞將直接影響廢水中重金屬之處理效果。以下分別針對重金屬生物沉澱法之主

要影響因子：溶氧、溫度、pH 值與溶解性硫化物濃度進行說明。  

1.溶氧  

硫還原菌雖屬於絕對厭氧性細菌，然而其卻可以短暫地存活於有氧之狀態

下，之後又可於厭氧之環境下具有活性。因為氧氣於水中之質傳現象，廢水中

發生硫酸鹽還原反應之溶氧臨界濃度為  0.1 - 1 mg/L，當溶氧高於 1 mg/L 時，

因為水中氧化還原電位之升高，硫酸鹽還原反應將受到抑制 [44]。若要有效地培

養硫還原菌時，其氧化還原電位元必需控制在  -100 mV 以下，因為當氧化還原
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電位高於-100 mV 時，水中會有硝酸鹽存在，將會抑制硫還原菌之生長 [46]。以

上可知，為確保硫還原菌具有正常且良好之生長狀況，必須有效地控制系統維

持在適合還原反應之條件下。  

2.溫度  

對大部份之硫還原菌而言，在純種培養時，其最佳之生長溫度約在

28-32oC；對某些 Desulfobacterium 菌屬及  Desulfobacter 菌屬而言，其最佳之

生長溫度約在 24 - 28oC，而當溫度高於  45oC 時，大多數之硫還原菌將無法生

存。然而，嗜高溫性  Thermodesulfobacterium 菌屬最佳之生長溫度則在 70oC

以上。通常，溫度與硫還原反應速率有密切之相關性，即溫度升高時硫還原反

應速率隨之增快。在海洋底泥之環境中，當溫度每升高 10oC，硫還原反應速率

則可增加  2 - 3.9 倍 [47]。研究發現，在 8℃之低溫條件時，硫還原菌無法有效利

用乙酸為碳源及電子供應者，但可以乙醇為碳源並有效將廢水中之金屬去除

之；另外，在 65oC 之高溫條件時，硫還原菌則可利用乙酸為碳源並能有效地去

除廢水中之金屬 [48]。  

3.pH 值  

硫還原菌偏好於中性之環境下生長，當 pH 值低於 5.5 或高於 9 時，生長將

受到抑制，其生長之最佳  pH 值  為 7.5 - 8 間。然而，因為硫還原菌可存在顆

粒之微細縫隙中，所以有時可以在 pH 值介於  3-4，甚至於 pH 低於 2 之酸礦廢

水中觀察到硫還原反應發生 [44,49-50] 。在  pH 值介於  5.8-7 之範圍內，當  

Desulfovibrio 以乳酸及硫酸鹽為生長基質時，其生長係數(Y)與最大比生長速率

(μmax)可隨  pH 值增高而增大 [51]。通常，當  pH 值改變時，溶液中硫化物物種

之型態將隨之改變，pH 值越低時溶液中之硫化氫濃度則越高，而因為硫化氫

會對硫還原菌造成毒性，硫酸鹽還原反應將受到抑制，此情況在高濃度之硫化

物溶液中最常發生，因此有時有些處理系統會以調整 pH 值來抑制硫酸鹽還原反

應之產生 [52]。  

4.溶解性硫化物濃度  

溶解性硫化物已被認為會對硫還原菌產生毒性，特別是硫化氫。因為任何

型態之硫化物物種 (H2S、HS-及 S2-)都會與硫還原菌細胞內之鐵氧化還原蛋白
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(ferredoxin)、細胞色素(cytochrome)及含鐵之必需物質產生結合而影響到細胞內

之電子傳遞，進而使細胞失去活性 [53]。所以有時將溶液中之硫化氫趕出後，硫

還原菌之活性將增加；由此可知，硫化氫與硫酸鹽還原反應之抑制現象有直接

之關係。簡言之，當環境中溶解性硫化物濃度越高時，硫酸鹽還原反應受到抑

制之現象越明顯。然而，硫還原菌受到溶解性硫化物抑制之程度有時隨菌種種

類、培養方式及碳源之不同而有所差異，如表  8 所示。硫還原菌混合培養時對

溶解性硫化物之忍受力較純種培養時為高；而以較高分子量之有機物為碳源

時，溶解性硫化物須在較高之濃度下，才會對硫還原菌造成抑制之現象。研究

結果顯示，在流體化床反應槽中以硫還原菌處理含重金屬酸性廢水時，若廢水

中溶解性硫化物濃度超過 248 mg/L 及 356 mg/L，則將對乙醇及乙酸之氧化產生

抑制作用；而假使廢水中之硫化氫濃度高於 84 mg/L 及 124 mg/L 時，亦會抑制

乙醇及乙酸之氧化作用 [54] 

 

表  8  溶解性硫化物對硫還原菌之抑制濃度 [44] 

培養方式 碳源 抑制物種 抑制濃度(mg S/L) 
化學穩定態 乙酸 硫化氫 60 

乙酸 溶解性硫化物 145 
丙酸 硫化氫 60 混合培養 
丙酸 溶解性硫化物 193 

連續式厭氧濾床 丙酸 溶解性硫化物 350 
 丙酸 硫化氫 110 
化學穩定態 
Desulforibrio desulfuricans

乳酸 溶解性硫化物 500 

批次式混合培養 乳酸 硫化氫 230 
批次式混合培養 酸礦廢水 硫化氫 500 
批次式 Desulforibrio 乳酸 硫化氫 547 
批次式混合培養 乙酸+乳酸 溶解性硫化物 1,000 
化學穩定態混合培養 丙酸 硫化氫 180 
批次式及化學穩定態 
Desulforibrio 

乳酸 溶解性硫化物 250 
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4.4 生物沉澱技術於廢水中重金屬處理之應用 

生物沉澱技術主要是利用硫還原菌於厭氧狀態下生長代謝之過程中，將硫酸鹽

還原為硫化物。此時，硫化物又與廢水中之金屬離子形成難溶性金屬硫化物沉澱，

因而將重金屬離子自廢水中去除。由此可知，生物沉澱技術屬於近年來所發展之新

穎性廢水重金屬處理技術。有關於利用硫還原菌處理廢水中重金屬之應用最早始於

廢土堆滲出水(spoil bank leachates)與酸礦廢水(acid mine drainage)之處理，此等廢

水具有高硫酸鹽濃度及高重金屬濃度之特性。其主要是利用濕地或沼澤地之厭氧帶

中之微生物進行硫酸鹽還原反應，以使重金屬沉澱與吸附於濕地之底泥中，進而達

到去除廢水中重金屬之目的，同時亦有中和廢水之功效。當時利用此技術之優點為

在於處理廢水過程中低耗能與低勞力需求，此外，還有景觀美化之功能，因此利用

濕地處理酸礦廢水成功地且廣泛地被使用 [55]。  

由於以濕地處理含重金屬之廢水，並非全然以硫還原菌引起之硫酸鹽還原反應

為其處理之主要機制，其他尚包含金屬氫氧化物、碳酸鹽沉澱及物理性吸附等機

制，因此並非為單純之生物沉澱法。之後，便有學者特別針對硫還原菌加以馴養、

分 離 及 純 化 ， 專 門 用 以 處 理 含 重 金 屬 之 廢 水 ， 即 所 謂 之 生 物 沉 澱 法

(bioprecipitation)。最早應用硫還原菌於去除水中重金屬之研究始於 1991 年，主要

是用於處理荷蘭受到鋅污染之地下水，歷經數年之實驗室、模廠及實廠試驗後，其

對地下水中鋅之去除效率可達  99% 以上(如表 9 所示)[56]。另一方面，生物沉澱法

亦可應用於處理自污染土壤溶出之重金屬廢液，以使重金屬沉澱後回收再利用，經

實驗室之批式試驗後得知，不同之碳源及氮源將對生物沉澱法中硫還原菌生長與重

金屬去除造成影響，其中若以乳酸為碳源時，其重金屬去除率可達達  80% 以上。

另外，若碳源與硫酸鹽濃度之比值亦會對廢水中重金屬之去除率產生影響，在低硫

酸鹽濃度時，其還原效果佳；當硫酸鹽濃度太高，硫酸鹽還原效果則較差 [12]。另外，

從表 9 中可知，生物沉澱技術一般常用作微生物之碳源大都為乙醇及乳酸，而在較

大型之生物沉澱反應槽中(流體化床及上流式厭氧生物反應器(UASB))，以合成廢水

為處理對象，經試驗後結果顯示其對重金屬之去除均有良好之效率(>90%)，同時可

適用於酸性廢水(pH 2-3)或中性廢水(pH 6-7)。  
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表 9  生物沉澱技術於廢水中重金屬處理之應用  

廢水種類 反應槽 碳源 pH 進流金屬濃度

(mg/L) 
金屬去除率

(%) 
SO4

2- 

(mg/L) 參考文獻 

地下水 

批式反應槽 
 
 
 
 
模廠反應槽 
 
 
 
模廠反應槽 

乙醇

7.0 
 
 
 
 

7.2 
 
 
 

7.5 

鋅(112) 
鎘(3.47) 
鈷(2.05) 
銅(2.98) 
鋅(107) 
鎘(0.87) 
鈷(0.14) 
銅(0.46) 
鋅(50) 
鎘(0.1) 
鈷(0.1) 
銅(0.1) 

鋅(99.9) 
鎘(99.9) 
鈷(99.9) 
銅(99.7) 
鋅(99.8) 
鎘(99.9) 
鈷(99.9) 
銅(99.9) 
鋅(99.9) 
鎘(99.9) 
鈷(99.9) 
銅(99.9) 

1,480 
 
 
 
 

805 
 
 
 
 

380 

[56] 

合成廢水 批式反應槽 
 

乳酸

 
4.7 

鎘(3.36) 
鈷(5.9) 
鉻(5.2) 
銅(0.1) 
錳(5.5) 
鎳(5.9) 
鋅(19.6) 

鎘(50) 
鈷(80) 
鉻(82) 
銅(95) 
錳(60) 
鎳(75) 
鋅(97) 

1,600 [12] 

土  壤 
滲出液 

污泥迴流懸

浮系統 
 

 
乙醇

 
6.5 

鎘(7.1) 
鈷(6.3) 
鉻(5.3) 
銅(4.2) 
錳(83) 
鎳(6.3) 
鋅(1.7) 

鎘(98) 
鈷(92) 
鉻(97) 
銅(94) 
錳(90) 
鎳(87) 
鋅(97) 

1,600 [57] 
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表 9  生物沉澱技術於廢水中重金屬處理之應用(續) 

廢水種類 反應槽 碳源 pH 進流金屬濃度

(mg/L) 
金屬去除率

(%) 
SO4

2- 

(mg/L) 參考文獻 

合成廢水 上流式厭氧

生物反應器 
葡萄

糖 6.5 鋅(48-198) 鋅(>98) 2,200-3,300 [58] 

合成廢水 

流體化床 
上流式厭氧

生物反應器

(UASB) 

乳酸

 
2.5-3.0 

 
鋅(15-340) 

 
鋅(≈100) 

 

 
1,000-2,200

 
 

[59] 

合成廢水 流體化床 乙醇 2.0 

鎘(12) 
鉻(62) 
銅(64) 
鋅(65) 

鎘(≈100) 
鉻(≈100) 
銅(≈100) 
鋅(≈100) 

300-500 [60] 

合成廢水 流體化床 乳酸/
乙醇

2.5-3.0 鋅(170-240) 鋅(99.9) 1,920-2,290 [61] 

合成廢水 上流式厭氧

生物反應器 乙醇 6.5-7.0 
鋅(50-70) 
鎘(2) 

鋅(>99) 
鎘(>99) 400 [62] 

合成廢水 批式反應槽 乳酸 6.0 鋅(200-1,000) 鋅(>90) 3,000 [63] 

 

五、結    語 

在硫之生物循環中，由於各種硫細菌皆具有特殊之生理代謝能力，因此應用硫

生物循環於環境生物技術中，對於生物科技及環境保護將有極大之助益。經由本文

之探討可知，若能整合硫生物循環中之硫氧化作用與硫還原作用，將可發展出一套

應用於土壤重金屬污染整治之環境生物技術，以達污染預防與資源循環再利用之目

的，此概念如圖 3 所示。在此種創新且可行之環境生物技術中，首先以利用硫氧化

作用之生物溶出程序將土壤中重金屬溶出至液相中，經固液分離後，再將含重金屬

廢液以利用硫還原作用之生物沉澱程序加以處理，以形成金屬硫化物沉澱並將其回

收再利用，同時，將所剩餘之還原態硫化物回收再利用於此整套技術之前段單元

中。上述概念可清楚地說明整合性硫生物循環於土壤重金屬污染整治之應用中深具

潛力。  
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圖  3  整合性硫生物循環應用於土壤重金屬污染整治之概念圖  
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