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廿一、重金屬在河口紅樹林生態系的循環與影響

弘志郁周昌
中央研究院植物研究所

邱

要

紅樹林為河口共高生產力的植物相, 構成眾多棲息生物及河口水族的重要食物源。當重
金屬進入紅樹林時 , 土壤為其主要的累積場所 , 但透過植物體的眼收及攝食的過程 , 影響及
於紅樹林生態系內的各種動植物。因此紅樹林對重金屬而言 , 既是承受體亦是供應源。紅樹
林土壤含高量黏土粒子及有機物有助於累積重金屬 , 且由於浸 7.K 而且還原性 , 更能促進重金
屬旱硫化物及其他 7.K 合氫氧化物的沉敵。而土壤星還原狀態及合高量有機質的性質 , 亦減低
了重金屬在土壤溶波中的溶解性 , 使得植物體的含量遠低於土壤中之含量 , 此結果有助於紅
樹林適應生長於受重金屬污染的環境。

摘

E司

紅樹林能移鼓收利用河川上游所挾帶而來的各種營養鹽 , 構成河口高生產力的特殊植物相。紅樹
林掉落的投葉、胎生苗等不僅能供應其間所生長的底棲動物之食餌 , 隨著潮水之撓帶 , 其影響更廣及
河口及近海的生態系 (Redfie 肘 , 1982) 。此外 , 紅樹林尚構成了眾多底棲生物、魚苗的生長棲所。紅
樹林間的徵生物、藻額也形成了食物鏈中基層的生產者 , 例如矽藻等皆為紅樹林中軟體動物、蟹類的
主食 (Odum and Heald, 1972) 。有關紅樹林的生理及生態習性 , 周等 (1987) 已有詳盡的蝕述 ,
不再重覆。

隨著工業化的發展 , 許多地區紅樹林的生長 , 及仰賴紅樹林的漁業資源都受到嚴重威脅 (Odum,

1984 ; Lind 臼 and JernelOv, 1980) 。例如原油洩漏便會對紅樹林生態系造成嚴重地危害 (Teas

et 此 , 1980) 。此外 , 由於重金屬具有毒性 , 不會設微生物分解消失而能持久存在於環境中 , 故其對
於生態系所造成的影響也使格外值得關切。然而有關重金屬與紅樹林生態系之間關係的研究文獻並不

多見 , 還可能是因為紅樹林主要分佈在熱帶地區 , 而此些區域工業化的程度多半較為落後 ,
或是即使

有嚴重的污染的問題也較少截留意所致。但由於目前全球性環境保護意識的抬頭 , 重金屬在紅樹林的
污染問題己漸設重視 , 例如 1975 年以前幾無此方面的文獻 , 而最近幾年來有漸增加的趨勢。本篇報
告主要是針對重金屬在紅樹林的生態系中的動態 , 及其對棲息動植物的影響于以綜合性地探討。

前1.

2. 重金屬在紅樹林生態系的動態

(1) 動聽模式

重金屬在紅樹林生態系的動態 , 可參考 Ragsdale Thorhang (1980) 的模式加以說明。重金

屬進入紅樹林的途徑 , 主要是經由河水摸帶上游之工業及家庭排放的污水 , 或是間接地由大氣或雨水
帶入人類活動所散逸的落塵。而海潮之影響 , 如於近海或海潮之源流進行竣諜 (Hall, 1989), 或於
海邊拋棄下水道污泥亦證實會造成紅樹林生態系的重金屬污染 (Montgomery 和 Price, 1979) 。

重金屬是以離子或以徵粒的狀態進入紅樹林生態系。金屬離子可能設吸附於植物表面、水體中的徽粒
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、土壤的表面 ; 未設吸附或況澱的金屬離子則殘留於 7]( 體中而設帶出外海。至於以微粒的狀態存在的
金屬元素則可能沉降於底泥或植物體表面 , 或懸浮於 7]( 體流出外海。教植物體表面吸附的金屬元素 ,
是以化學擴散或是在植物死亡時 ,

於較鍾的時間內釋放間水體中。但設植物體吸收的金屬元素 , 則可
能以徵弱的離子交換狀態積存在植物的細胞壁上 ,

或經過細胞膜進入植物細胞中。雖然所吸收的元素,
可能經雨水或河水的淋洗而流失 ,

但大致上都是經由植物體的死亡及植物組織的掉落 , 而以有機物
的狀態返問水體及底泥。或故徵生物分解或直接故小型無脊椎動物等初級消費者攝食後 , 再透過較
大型動物所攝食 ,

最後歸於食物鏈最上方的人類。亦即金屬元素經由碎 j于食物鏈 (detrital food
chain) 進入各種生物的體內。

(2) 量的平街闢係

植物體的碎片在分解成底泥的過程中 ,
重金屬的含量變化包括分解程度的差異與技附作用二項因

素。Tripp 和 Harriss (1976) 指出紅樹林葉丹分解所形成的有機質底泥含高量的汞 , 主要是由於葉
片細胞壁所舍的眾不易解離 ,

但汞含量較低且墨水泊性的細胞質部份則隨著葉片的分解而逐漸釋出 ,
和原先葉井中京的含量比較之下 ,

殘餘乾物重中眾的濃度相對地便有增加的現象。 Rice 和 Windom
(1982) 將各種植物的葉井放置於流動的海水中分解 ,

進一步地比較其中鐵、鐘、鋼、錚等金屬元素

的含量與時間變化的關係。得知海草、紅樹林等葉丹於海水中的分解情形如下 : 初期金屬元素由葉丹
流失較速 , 尤以海草為甚 ,

但維管束植物則能較有拔地保有金屬元素 ; 第二個階段則碎片的金屬離子
的絕對含量則有增加的現象 , 而其含量增加的原因 , 部分是由海水轉移而來。

由於紅樹林生畏的環境一方面會使重金屬沉積於底泥 , 另一方面底泥中的重金屬能設植物及收藉
技葉的掉落及食物鏈的關係而重新設活化而進入環境中 ,

故紅樹林的底混對重金屬而言 , 兼具承受體
( sink) 與供應體 (source) 雙重的意義 (Harbinson, 1986) 。紅樹林生態系的重金屬累積量 , 既
包括由外界帶入及設帶出外海的三個部分 , 因此構成了動態平衡的關係。 Lacerda 等 (1988) 認為
紅樹林生態系重金屬的累積 ,

主要是取決於輸入與帶出之懸浮物質的量及其重金屬含量的關係。此外
,
紅樹林間懸浮物質的重金屬含量在漲退潮間有甚大的差異。其原因和懸浮物質的來源有密切的關係

' 漲潮時之微粒主要是由外界所帶入
,
其重金屬的含量較高 ; 退潮時之懸浮物質則是由紅樹林內生物

遺體分解所形成 ,
重金屬含量較低。對於整個生態系而言 ,

重金屬在紅樹林生態系似乎呈現累積的現
象 , 但 Lacerda 等 (1988) 亦指出 : 由於缺乏懸浮物質的輸出與輸入總量平衡關係的數值 , 上述累積
的關係尚有待長期觀測加以證實。

3. 紅樹林生畏的環境者助於重金屬的累積

紅樹林叢生的環境, 能移減援水流而有助於截留及況積水流中所挾帶的徵粒 ( 如黏土粒子 ) 及植
物的碎片。這些物質附著於密佈的氣生根等構造上 ,

形成了紅樹林土壤具有質地細緻而富含有機質的
特性 (Harbison, 1986) 。由於黏粒體積小 , 相對而言表面積甚大 ; 而有機質則具有董狀的構造能鉗
合重金屬離子 , 這些特點都能促進吸附重金屬 (Lisk, 1972) 。又如前文所述 , 自然界水體中的重金
屬既多半是附著於懸浮徵粒的狀態存在 ,

故紅樹林屏障的環境能移累積大量的重金屬。除了以上的物
理因素之外 ,

紅樹林間的生物及化學作用亦有助於重金屬的累積。合高量有機物的紅樹林土壤在浸水
的狀態下 ,

會因徵生物消耗掉大量的氧氣而使得土壤呈現強還原性。而由硫酸還原菌所產生的比 S
會促使水中所溶解的金屬離子況澱 (Pauli, 1975) 。故上述之徵粒一且成為紅樹林底泥 , 所舍之重金
屬便迅速設有機物及 H 合作用 , 形成硫化物的沉澱 (Harsen 等 , 1978) 。此外 , 藻類於白晝進行光
合作用導致水中 pH 值升高 , 亦可促使重金屬離子形成碳酸鹽的況搬 (Harbinson, 1986) 。而鐵蜢
氧化物在還元狀態下能形成立 k 合氫氧化物 , 也能促進重金屬離子的況搬 (Salomons and Forstnes,
1984) , 使重金屬累積於紅樹林的土壤中。 Lacerda 和 Abrao (1984) 指出紅樹林能械設水流降低通
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氣性 ,
兼以底泥含高量有機質而旱強還原性等。此些因素促使紅樹林底泥的重金屬累積量高於由未草

s ρ arti 仰所排成的鹽沼。

淡水河的竹間紅樹林與關渡沼澤地區土壤便是明顯的例子, 這些地區的土壤中皆有明顯的重金屬
累積 ,

尤以錚及銅最為明顯。其含量與地理位置、土壤物理化學性質、潮水淹沒程度等因素有密切的

關係。土壤中有機質及黏粒含量較高 ,
且經常設潮水淹沒之地區重金屬累積量較高 , 其中以關渡沼澤

地區重金屬含量最高 , 竹閏潮溪帶紅樹林次之。皮之 ,
有機質及黏粒含量較低且不易設潮水淹沒的竹

閻矮小紅樹林及草生帶土壤則含量最低 ,
幾乎與上游未設污染地區土壤中的重金屬含量相近。由於竹

間較關渡接近河口 , 受海水稀釋程度較大 , 使得重金屬的累積量低於關渡。因此可確定重金屬的主要
污染源主要是來自淡水河的河水 ( 邱及周 , 1989) 。

4. 紅樹林生畏的環境對植物體內重金屬含量及其生長有甚大的影響

生長於紅樹林問的水筆仔 (Kandelia candel) 、蘆葦 (Phragmites communis) 、單葉鹼草
(Cyperus malaccensis) 等植物體內、的重金屬含量 , 除7 鋪較不明顯之外 , 銅、韓、鉛、鎳等 , 大
致上都是以根部最高而莖葉部較低 ,

水筆仔則以胎生苗含量最低。至於植物體內及土壤中重金屬之間

量的比較關係 ' 則是除了根郡的累積量較為開顯之外
, 莖葉部則低於土壤中之含量。此外 , 植物體內

重金屬的濃度與土壤之氧化還原性質亦有密切的關係。例如竹圍的優小紅樹林區土壤中的重金屬含量

雖然低於潮溪紅樹林 , 但就植物體內的含量而言 ,
此二個區域並無顯著的差異。易設潮水淹沒的潮溪

帶紅樹林土壤除了 10cm 左右的表層外大致呈現還原狀態 ,
這有助於促使重金屬形成硫化物或水合

氫氧化物的況澱 ,
因而減低土壤溶液中的重金屬濃度。 (Chiu 和 Chou, 未發表數據 ) 。例如紅樹科

的 Rhizophora 的幼宙在合高濃度重金屬的土壤中尚能維持正常地生長 , 當土壤中重金屬的濃度 , 鋪
達 500 ppm , 鉛違 250 ppm , 眾連 500 ppm 時並不影響幼宙的旺軸根、莖、葉等部位的乾物重及
生長速率 (Walsh 等 , 1979) 。水筆仔等植物所以能睡生長在含高濃度重金屬的土壤中 , 一部份原因
實歸諸於紅樹林生長的特珠壤境。除上述紅樹林浸水的環境有助於促使重金屬離子況澱而降低其活性

之外 ,
紅樹林土壤含高量的有機物亦有助於吸附重金屬離子 , 而減低其毒性。而 Walsh 等 (1979)

認為 Rhizophora 根內及根表面產生硫化物 ,
及根所具有排除離子之解毒機制亦有助於使紅樹林生長

於受高濃度重金屬污染的土壤中。至於紅樹林植株對於重金屬的吸收所具備排拒的現象 , 不僅能減輕
重金屬植株本身之為害 ,

且由於技葉、胎生苗等較易於掉落而設底棲動物取食的部份含量較低 , 減輕
了此些攝食者中毒的危險。對於生態系而言 ,

紅樹林實具有類做生物濾過的故能。

雖然上述種種因素使累積在紅樹林土壤中的重金屬大致呈現非活性 , 但因重金屬並不會設分解而
消失 , 只要重金屬的河染源仍舊存在 ,

則重金屬將旱現持續累積的現象。又由於紅樹林單位面積的生

物量較沼澤中其他草本植物高出數十倍 ,
故由紅樹林所解離釋出的重金屬對生態系所造成的衝擊 , 便

更甚於其他植物 (Ragsdale 和 Trorhang, 1980) 。任何足以為害紅樹林生長的意外事件 , 將造成
重金屬隨植物遺體大量釋出。更甚地是 ,

若紅樹林遭砍伐或變更為其他用途 , 迫使土壤中的有機質不
再獲得補充 , 將導致重金屬一反眼附蓄積於土壤的關係 ' 轉為解離釋出的局面

, 這將造成食物鏈受嚴
重污染 , 甚至危及河口生態系中各種動植物的生存。

5. 生物指標可能應用於水生環境的重金屬污染監視工作上

化學物質對於生態系影響, 可應用指標生物 (bioindicator) 加以調查。所謂指標生物 , 一般而
言具有兩種意義。其中之一是對於污染狀態具有較高適應能力的生物種 , 藉此可得知污染的程度 , 而
可稱其為生態指標生物 (ecological indicator species) , 此項並非本文主題 , 不于詳述。另一種
是指能睡濃縮環境中極徵量毒性物質的生物種類 ,

亦即隨著生物濃縮或生物蓄積的作用 ,
使得其體內
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的重金屬含量遠超於環境中的濃度。利用此種特性可望能有故地改進農境中重金屬的測定及卦析工作
,
此可稱為是化學監測物種 (chemical monitor species) 。由於潮汐、河川排水量、氣候因素都

會影響到水體的混合與擴散作用 ,
即使在定點從事密集採樣亦難以正確地描繪出河口附近的水質。而

含訥鹽較高的水體 , 亦易造成分析上的干擾 ,
使得分析工作難以進行。但若調查生長間的各種生物體

含量 ,
並選擇幾種具有上述蓄積或濃縮劫能的動植物當做指標生物 ,

則可避免水體鐘時間內的變動所
導致的誤差 ,

而有助於長期監規環境間重金屬的變化。

大型藻類及薛苦植物 ,
是適用生物蓄積的原理以做為生物指標的較佳例子。其蓄積之程度雖依植

物、重金屬的種類有所不同 ,
其蓄積量甚至可連環境中濃度的數百倍至千萬倍 (Hellawell, 1987) 。

' 是故此些植物應當能有鼓地適用於河川中水質的監靚工作上。淡水河口水生動植物體重金屬含量調
查工作 ,

初步的結果顯示各類動物體內的重金屬有極大的差異。各種底接動物體內的重金屬濃度和土
壤之含量比較之下 , 蟹類的銅含量 ,

丈蛤之錚含量皆較高。尤其是螺類的銅、錚、鋪更開顯地高出土
壤中之含量。至於彈塗魚則除了錚含量與土壤近似之外 , 其餘各種元素皆較低 ( 邱等 , 未發表數接 )

。造成各種底棲動物含量之差異 ,
固然與其生態習性有關。而其生理習性與環境因子之間之關係則有

待進一步地探討。
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