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言己妄三予言受

a 定数(選択係数に相当する) (-) 

A 放射性核種の液相濃度 (Bq/ml)

Ai 放射性核種の初期液相濃度 (Bq/mI)

am 分子拡散係数 (cm2/s)

b 定数 (='1) (一)

C 溶質の液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

Co 溶出濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

Co S r 添加安定Sr濃度 (mg/ml.mg/l) 

CA : Aイオンの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

CAS : Asの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

CB :Bイオンあるいはホウ素(B)の液相濃度 (mg/ml，mg/l， meq/ml) 

CBO ホウ素(B)の流入濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

C Ca : Caの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

C CaO : Caの流入濃度 (mg/ml.mg/l. meq/ml) 

C C 1 : Clの液相濃度 (mg/ml，mg/l， meq/ml) 

Cc 1 0 : Clの流入濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

C Co : Coの液相濃度 (mg/ml，mg/l， meq/ml) 

C C r : Crの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

Co 重水の投入濃度 (ppm)

Ci 溶質の初期液相濃度あるいは iイオンの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

C in 流入濃度 (mg/ml，mg/l， meq/ml) 

Ci jイオンの液相濃度 (meq/ml)

CVg : Mgの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

CVg() : Mgの流入濃度 (mg/ml，mg/l， meq/ml) 

C S r : Srの液相濃度 (mg/ml，mg/l，meq/ml)

CSrO : Srの流入濃度 (mg/ml，mg/l， meq/ml) 

D 分散係数 (cm2/s)

Di イオンの分散係数 (cm2/s)

DL 縦方向(流れ方向)の分散係数 (cm2/s)

DT 横方向(流れと垂直方向)の分散係数 (cm2/s)

f 間隙率(-)

h サクション圧 (cm)

H 全水頭 (cm)

k 不飽和透水係数 (cm/s)

kl 易溶出成分の溶出速度定数 (h-l
)

k2 難溶出成分の溶出速度定数 (h-')

k Co : Coの不可逆吸着に関する反応速度定数 (S-I)

ki 成チ iの不可逆吸着に関する反応速度定数 (c1)
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kij 透水係数成分 (cm/s)

kL ラングミュア式における吸着エネルギーに関する定数(l/mg) 

KB A Bイオンに対するAイオンの選択係数(一)

Kc a C s Ca2+に対するCs+の選択係数(一)

kcacsE :固相交換性Csに関するCa2+に対するCs+の選択係数 (Cml/g)1/2) 

kcacsT :国相全量Cs'こ関するCa2+に対するCs+の選択係数 CCml/g)1/2) 

KCa Co : Ca2+，こ対するCo2+の選択係数(-)

kcacoE :闘相交換性Coに関するCa2+に対するCo2+の選択係数(一)

kcacoT:回相全量Coに関するCa2+に対するCo2+の選択係数(一)

Kc a S r Ca2 +に対するSr2
+の選択係数 C-)

kcas rE :固相交換性Srに関するCa2+に対するSr2+の選択係数(一)

kcas rT:固相全量Srに関するCa2+に対するSr2+の選択係数(一)

Ki jイオンに対する iイオンの選択係数 C-)

KlI.g
Ca :Mg2

+，こ対するCa2
+の選択係数(一)

KlI.g Co : Mg2
+に対するCo2

+の選択係数(一)

KlI.g
Sr :Mg2

+に対するSr2
+の選択係数(一)

Kd 分配係数 Cml/g)

Kd60 安定Coと共存した系での放射性60Co分配係数 Cml/g)

Kd85 安定Srと共存した系での放射性85Sr分配係数 Cml/g)

Kd 137 安定Csと共存した系での放射性137CS分配係数 Cml/g)

Kd A :Aイオンの分配係数 Cml/g)

Kd As : As分配係数 Cml/g)

Kd B Bイオンあるいはホウ素CB)の分配係数 Cml/g)

Kd Ca : Ca分配係数 Cml/g)

Kd CI : Cl分配係数 (ml/g)

Kd Co : Co分配係数 Cml/g)

Kd Co 放射性Coと共存した系での安定Co分配係数 Cml/g)

Kd Cr :Cr分配係数 (ml/g)

KdCs 放射性Csと共存した系での安定Cs分配係数 Cml/g)

KdE 交換性成分分配係数 Cml/g)

kdE Ca :回相交換性Caに関する分配係数 Cml/g)

Kd イオンの分配係数 Cml/g)

Kd jイオンの分配係数 Cml/g)

KdMg  :Mg分配係数 Cml/g)

Kds 放射性Srと共存した系での安定Sr分配係数 Cml/g)

K d S r : Sr分配係数 Cml/g)

KdT 全量成分分配係数 Cml/g)

KdT Co : Coの全量成分分配係数 Cml/g)

K dT Cs : Csの全量成分分配係数 Cml/g)

KdT Sr :Srの全量成分分配係数 Cml/g)
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k. 飽和透水係数 (cm/s)

Ks 固相から除去される速度定数 (S-l)

KlI'液相から除去される速度定数 (S-l)

R : van-Genuchten式中の定数(-)

L カラム試験の試料充填厚 (cm)

m : van-Genuchten式中の定数(一)

M 分析されたトレーサの合計量 (g)

Mo 投入されたトレーサの合計量 (g)

n : van-Genuchten式中の定数(-)

q 溶質の吸着量 (mg/g，meq/g)

Q カラムからの流出水量 (ml)

Qo 総溶出濃度 (μg/g)

Ql 易溶出成分濃度 (μg/g)

Q2 難溶出成分濃度以g/g) 

qo 初期吸着量 (mg/g，meq/g)

qA : Aイオンの同相濃度 (mg/g，meq/g)

q As : Asの固相濃度 (mg/g，meq/g)

qB Bイオンあるいはホウ素CB)の間相濃度 (mg/g，meq/g)

q Ca : Caの回相濃度 (mg/g，meq/g)

Q CaO : Caの初期固相濃度 (mg/g，meq/g)

q Co : Coの固相濃度あるいは交換性Co濃度 (ng/g，mg/g，meq/g) 

q C r : Crの固相濃度 (mg/g，meq/g)

q Cs : Csの固相濃度あるいは交換性Cs濃度 (ng/g，mg/g，meq/g)

qE 固相交換性成分濃度 (mg/g，meq/g)

Qi イオンの固相濃度 (meq/g)

q in ライシメータ試験の供給水量(皿/week)

QiO ライシメータ試験の降雨フラックス(皿/week，皿/h)

q i rCo Coの不可逆吸着による吸着量 (mg/g，meq/g)

q i ri 溶質の不可逆吸着による吸着量 (mg/g，meq/g)

qj jイオンの回相濃度 (meq/g)

qmaJ:ラングミュア式における最大吸着量 (mg/g)

qlolg : Mgの固相濃度 (mg/g，meq/g)

QUgO : Mgの初期間相濃度 (mg/g，meq/g)

q ou t ライシメータ試験の流出水量 (mm/week)

q rCo : Coの可逆吸着による吸着量 (mg/g，meq/g)

q r i 溶質の可逆吸着による吸着量 (mg/g，meq/g)

q S r : Srの固相濃度あるいは交換性Sr濃度 (μg/g，mg/g， meq/g) 

qSrO :Srの初期固相濃度 (mg/g，meq/g)

qt 間相のイオン交換容量 (meq/g)

qT 固相全量濃度 (mg/g，meq/g)
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R 積算降雨量(醐)

Rd 溶質の国液相濃度比 (ml/g)

Rd90 放射性90Srの国液相濃度比 (ml/g)

Rds 安定Srの固液相濃度比 (ml/g)

Rf 遅延係数(-)

Se 有効飽和度(一)

t 時間 (sec，hrs，days) 

t a d 吸着試験継続時間 (sec，hrs， days) 

v ダルシ一流速 (cm/s，cm/h，m/yr) 

v トレーサ散布からサンプリングまでの期間の平均降下浸透速度 (cm/day)

V... ソくッチ試験における溶液量 (mI)

W ソくッチ試験における吸着剤添加量 (g)

x 距離 (cm)

z 深度あるいは位置水頭 (cm)

Z寧 :非吸着性トレーサの最大濃度深度 (cm)

α :総溶出成分に対する易溶出成分の濃度比(-)

αL 縦方向分散性定数 (cm)

αT 横方向分散性定数 (cm)

δi j クロネッカーデルタ(-)

θ :体積含水率(飽和の場合間隙率) (cm3/cm3
) 

() r 最小容水量 (cm:~/ cm3
) 

(}s 最大容水量 (cm3/cm3
)

λ 1イオンの崩壊定数 (S-l)

ρ :真密度 (g/cm3
)

ρ向b 充填試料のみかけ密度(充損密度) (gν/cωm町:~

r:屈曲度(-)

ω ソfッチ試験における固液比 (g/ml.g/I) 
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言再 1 主主 F亨言命

1. 1 はじめに

我が国の電力需要はGNPとともに増加し 1991年には，年開発電電力量は7800億kWh

を超えるまでになった。その内訳を図-1.1に示す1)。この図の中で，総発電量の約27%を

占める原子力発電および約10%を占める石炭火力発電では，発電に伴って大量の廃棄物を

発生する。

原子力発電所からは，床ドレン，機器ドレン等のろ過・脱塩，蒸発による水処理に伴っ

て使用済イオン交換樹脂や濃縮廃液が発生したり，ゴム，塩化ビニール，工具類等の難燃

性およひ不燃性の雑固体が発生する。これらの廃棄物は放射能レベルが低く，低レベル放

射性廃棄物Clow-levelradioactive waste， L L W)と呼ばれ，主にセメント等で固化さ

れドラム缶に詰められた後，発電所敷地内に保管されている。このような 200.eドラム缶

は年間 2.5万本以上発生するためり， 1988年，固体状のLLWを集中的に貯蔵する低レベ

ル放射性廃棄物貯蔵センター廃棄物埋設事業許可申請書2)が日本原燃産業側より提出され

た。 1990年，原子力安全委員会の答申を経て，現在，埋設設備の建設が青森県上北郡六ケ

所村で進められている。

石炭火力発電所からは，年間約 400万トンの石炭灰が発生する。このうち， 70----80%は

電気集塵器からのフライアッシュで，残りの大部分はボイラの底からのクリンカである。

発生する石炭灰の一部は土木・建築材料，肥料等に有効利用されているが. 50%以上が陸

上あるいは海面に埋立処分されている 3〉O

図-1. 1 我が国における年開発電電力量の内訳1)
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上記のような発電に伴って発生する固体廃棄物を周辺環境に悪影響を及ぼすことなく，

埋設あるいは埋立処分するためには，それら固体廃棄物中に含まれている放射性核種や重

金属のような無機イオン種の土壌・地下水系での吸着・移行挙動を把握する必要がある。

特に，各種無機イオン種に対する土壌の吸着特性を十分活用することによって，埋設処分

地や埋立処分地の設計を合理化できることも期待される。

1. 2 本研究の背景と目的

本節では. LLWの埋設事業とその安全評価の概要，および石炭灰埋立地の概要を述べ，

それらの全体評価の中に含まれる各種無機イオン種の吸着・移行評価の重要性を指摘する。

1. 2.1低レベル放射性廃棄物埋設事業とその安全評価方法の概要

(1)低レベル放射性廃棄物埋設事業の概要

六ケ所村で建設中のLLW埋設設備に埋設する廃棄物は r原子力発電所で発生する放

射性廃棄物および埋設設備の操業に伴って付随的に発生する放射性廃棄物であって，廃液，

使用済樹脂，スラッジ，焼却灰またはこれらをぺレット化したものを国型化材料を用いて，

または固型化材料および骨材，添加剤等の混和材料を用いて，容器に固型化したものであ

り，受入れ時においてこれらの廃棄体に含まれる放射性物質は原子力発電所で固型化後6

ヶ月以上経過しており，かっ廃棄体の表面線量当量率はlOmSv/hを超えないものj である

幻。埋設廃棄体の大部分はセメント固化体であり，第 I期分として 200.eドラム缶20万本

相当の埋設設備の建設が進められている。なお，本サイトでは最終的にドラム缶 300万本

相当の埋設が計画されている。

埋設廃棄物に含まれる主要な放射性核種の種類ごとの受入れ時における最大放射能濃度

および総放射能量を表-1.1に示す2}O この表から，受入れ時においては60 CO， 6 3 N i . 3 H. 

137Cs.90Sr等の半減期が 100年以下の核種の放射能濃度が高いことがわかる。

廃棄物埋設地の概要を図1.2に示す4)5)。埋設設備は，岩盤層を掘り下げて設置するも

ので，鉄筋コンクリー卜造の外周仕切設備，内部仕切設備および覆いから構成され，外形

寸法は，平面が約24mx24m.高さは約6m. その内部は内部仕切設備により16に区画さ

れている。各区画内には，廃棄体を定置した後，セメント系充填材を充填し，空隙が残ら

ないようにしている。また，これら区画の上部には覆いが設置されている 2)。

廃棄物埋設地には，排水・監視設備として，埋設設備の外周仕切設備および覆いとセメ

ント系充填材との聞に十分な集水機能を有するポーラスコンクリート層を設けるとともに，

ポーラスコンクリート層に浸入してきた水を排水できるような排水管，排水状況の監視・

点検のための埋設設備周囲の点検路を設けている幻。

岩盤層を掘り下げた部分の埋め戻しおよび埋設設備の上面には，埋設設備が容易に露出

しないよう配慮し廃棄物埋設地の周辺の土壌等に比較して透水性が大きくならないよう

土砂等を締め固めながら埋設設備上面からの厚さ 6m以上の覆土を施すO 覆土のうち，埋

設設備設置地盤から埋設設備上面2mまでの聞は，ベントナイト混合土を使用しその透

n
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表--1. 1 低レベル放射性廃棄物に含まれる主要核種の最大放射能濃度と総放射能量幻

放射性物質の種類 最大放射能濃度 総放射能量
CBq/ton) (Bq) 

トリチウム 3.07 X 1011 1. 22 X 1014 

炭素 14 8.51 X 109 3.37 X 1012 

コノfルト 60 2.78 X 1012 1.11 xlO日

ニッケル 59 8. 88 X 109 3.48 X 1012 

卜一一一

ニッケル 63 1.11 xl012 4.44 X 1014 

ストロンチウム 90 1. 67 X 101 
0 6.66 X 1012 

ニオプ 94 8.51 X 107 3.33 X 101 
0 

テクネチウム 99 1. 85 X 107 
7.40 x10

9 ~ 

ヨウ素 129 2.78 X 105 1. 11 X 108 

セシウム 137 1. 04 X 1011 4.07 X 1013 

アルファ線を放出す 5.55 X 108 2.33 x 10" 
る放射性物質

水性を岩盤層の平均的な値よりも小さくするようにしている幻。

このような六ケ所村のLLW埋設設備は，米国のBarnwell.Beatty. Richlandにおける

素堀り卜レンチの処分場とは形態が異なり，フランスの LaManche最終貯蔵場のようなコ

ンクリート・トレンチに廃棄物を収納しセメントによって一体化したものの上に更に廃

棄物を積み上げ覆土する処分形態に比較的類似しているω。その他， ドイ、ソのKonradやス

ウェーデンのSFRのような岩盤地下空洞に処分する方法も知られている日。

(2)低レベル放射性廃棄物埋設に伴う安全評価の概要と核種吸着の取扱い

LLWの埋設に際しては，設備から漏出する放射性核種により周辺の人々の受けるおそ

れのある線量当量を評価する必要がある。この評価には，埋設後約 300年の聞の管理期間

内の平常時制面と管理期間終了以後の評価とがある。

平常時制面における主要な被曝経路は，①管理建屋換気空調設備から放出される気体廃

棄物中の放射性核種による内部被曝，②管理建屋からの液体廃棄物中の放射性核種が移行

する尾鮫沼(おぶちぬま)の沼産物摂取による内部被曝，③廃棄物埋設地から地下水中に

漏出する放射性核種が移行する尾駁沼の沼産物摂取による内部被曝，④地下水中の放射性

核種が沢において地表へ流出する場合の外部および内部被曝(沢立ち入り).⑤埋設設備

に一時貯蔵および埋設される放射性核種による外部被曝(スカイシャイン)である 2) 4)。

これらの中で，埋設時の年度によって線量が大きく異なる⑤を除けば，③の経路による線

量当量が最大となることが判明しているが，それでも自然放射線によって受ける線量と比

較すると十分に低い値となる 2) 4)。
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埋設設備の鳥かん図

覆土

セメント系充てん材/'、11ミラスコンク日層，，//'7 、乙
¥ 、¥/ ，/排水管〔注〕ベントナイト:粘土の一種

点検路 ¥¥  ゾ ，，/ ポーラスコンクリート:水を通し

鷹架層(岩盤).¥ゾ/ やすい多孔貨のコンクリート

埋設設備の断面図(概念図)

医図鉄 筋コンク リート

図-1. 2 低レベル放射性廃棄物埋設地の概要4)5) 
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管理期間終了以後における主要な被曝経路は，①廃棄物埋設地から地下水中に漏出する

放射性核種が移行する尾駿沼の沼産物摂取による内部被曝，②廃棄物埋設地近傍の沢水の

飲用による内部被曝，③廃棄物埋設地近傍の沢水を用いて生産する農畜産物の摂取による

内部被曝，④廃棄物埋設地近傍の沢水を生産に利用する農耕作業による外部および内部被

曝⑤廃棄物埋設地またはその近傍における住宅施設の建設工事による外部および内部被

曝⑥廃棄物埋設地またはその近傍における居住による外部および内部被曝である 2) 4)。

これらの中で，⑥の経路による線量当量が最大となることが判明しているが，それでも自

然放射線によって受ける線量と比較すると十分に低い値となる 2)4)。

上記の結果を踏まえると，平常時と管理期間終了以後のどちらの評価においても，放射

性核種の地下水を通しての移行経路が決定経路となる。このことは，埋設設備周辺の地盤

の透水性と核種吸着性に関するパラメータを適切に設定することが重要であることを意味

する。

核種吸着性に関しては，埋設事業許可申請書では，放射性核種の埋設設備，土壌，岩盤

等への吸着モデルにはへンリ一式が採用され，パラメータとしてはその比例定数である分

配係数Cdistributioncoefficient. Kd)が使用されている 2)6)0 Kdの測定には，種々

の変動要因を除外するために現地で採取した土壌・岩盤試料と模擬地下水とを組み合わ

せ，バッチ試験を実施している 6〉o 数十から数百回に及ぷ測定結果によれば，放射性核種

のKdは対数正規分布を示した。申請書では，それらの幾何平均値よりも小さい安全側の

数値を採用している。このようなバッチ試験結果を基に，放射性核種の地中での吸着・移

行挙動をより実際の現象に近い形で表現するパラメータ値をどのように設定するか，また，

周辺環境条件や測定方法に依存しない，より汎用性の高い吸着・移行モデルをどのように

構築するかということが本研究の目的の一つである。

1. 2. 2石炭灰埋立処分の概要と処分の考え方

石炭は他のエネルギー資源(石油，天然ガス)と比較して，二酸化炭素排出面でやや問

題があるが，供給安定性と経済性に関して優れたエネルギーで、ある。そのため，石炭は今

後とも石油代替エネルギーの重要な柱に位置づけられている幻。

我が国における平成3年度の発電のための石炭使用量は2900万トンを超えているが，そ

のほとんどが豪州，カナダ，米国，ソ連等からの輸入炭である3〉o また，石炭の燃焼に伴

い石炭灰が発生するが，その発生量は石炭重量の10---20%に相当し平成3年度の石炭灰

発生量は約 410万トンであったω。このように，石炭火力発電によって各発電所では発電

所用地とほぼ同程度の灰捨場が必、要となるくらいの大量の石炭灰が発生するため，石炭灰

の処理船抗策は重要な課題となっている。

大量発生廃棄物である石炭灰の有効な処理処分方策には，以下の 2項目が考えられる。

①灰捨場(石炭灰埋立処分施設)を合理的に設計する。

②石炭灰を有価資源として再利用し埋立量を減少させる。

石炭灰埋立処分には，内陸の凹地等に埋め立てる陸上埋立処分と海域の一部を矢板等で

囲いその中に埋め立てる海面埋立処分とがある。陸上埋立は，用地確保が困難なこともあ



り，比較的埋立容量が小さい場合が多いが，現在，石炭灰総埋立量 220万トンの約60%を

占める。一方，海面埋立は石炭灰総埋立量の約40%を占めるが，埋立環境が長期的に安定

であり，埋立終了後の跡地が各種用途に利用可能なことから，今後増加の傾向が見込まれ

ているω。

石炭灰は r廃棄物の処理及ひさ清掃に関する法律J (以下廃棄物処理法と呼ぶ)によれ

ば，産業廃棄物に該当し石炭灰埋立処分施設は産業廃棄物の最終処分場として管理型が

適用される。そのため，周辺の公共の水域および、地下水の汚染を防止するために， しゃ水

等の措置を講ずる必要がある。ごみ，粗大ごみ，焼却残撞等の一般廃棄物については，廃

棄物最終船渇指針が示され7¥それによれば，埋立地の土質地盤の透水係数が1O-5cm/s

のオーダよりも大きい場合，あるいは岩盤のルジオン値が 5'""-'10よりも大きい場合には，

しゃ水工を設けることが原則であることが記されている。石炭灰のような産業廃棄物につ

いては具体的な規定はないが，陸上埋立や海面埋立に対して，鋼矢板，地中壁， しゃ水シ

ート等のしゃ水工を設け，透水係数が1O-6cm/s程度以下となる位のしゃ水性が確保されて

いる約。

石炭灰の成分は，表-1.2に示すように，主要成分含有量としては土壌とほとんどかわら

ない3)。しかしそれ以外に，排水基準や府県条例排水基準等が定められているホウ素

(B) .クロム (Cr).ヒ素 (As)等の徴量元素が含まれている。バッチ法に基づく溶出

試験によれば，溶出濃度は，石炭灰の種類にかかわらず飲料水基準で定められている値以

下となることが確認されているが，まれに，飲料水基準値よりも高い値が得られることも

ある 9〉 10)O 米国電力研究所 (ElectricPower Research Institute .以下EPRIと呼

ぷ)の報告11)でも，これら徴量元素の石炭灰からの溶出が認められている。

一方，土壌には各種無機および有機物質が吸着されることが知られている。そのため，

埋立地周辺の土壌吸着能を利用すれば， しゃ水性という点だけを考慮した埋立処分場より

も設計の合理化を図ることができると考えられる。すなわち，石炭灰起源の徴量元素であ

る無機イオン種の土壌による吸着挙動を解明し，その吸着・移行モデルを構築することは

重要であり，それが本研究の主要目的の二つ目である。

さらに，石炭灰起源の無機イオン種の各種土壌への吸着挙動を解明することは，石炭灰

を道路路盤材，盛土材，軟弱地盤改良材等への土工材，人工軽量骨材，肥料，漁礁等への

用途利用を推進していくためにも必要である。これは，有効利用した石炭灰の周辺への影

響範囲を把握することによって，周辺環境に対する影響が十分に小さいことが認識できる

からである。 EPRIでは，高速道路の築堤材として石炭灰を利用した場合の周辺土壌や

植物中の石炭灰起源の無機イオン種濃度を測定し，土壌や植物の吸着・移行に関するデー

タを insituで取得し，その安全性を確認した例もある 12) 。今後，石炭灰の有効利用を

推進していくためにも，石炭灰から溶出する無機イオン種の地中での吸着・移行挙動を把

握する必要がある。
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表-1. 2 石炭灰の化学成分3)

(a)化学成分含有量

¥¥¥¥  

炭種 国内炭 外国炭
成分

S i O2 (%) 50 ---55 40 ---75 
A 1203 (%) 25 ---30 15 ---35 
F e 20:1 (%) 4 --- 7 2 ---20 
CaO (%) 4 --- 7 1 ---10 
MgO (%) 1 --- 2 1 --- 3 
K20 (%) 0--- 1 --- 4 
N a20 (%) 1 --- 2 1 --- 2 

(b)各種物質の組成例

物¥質名¥¥ 1¥ 成¥¥分 Si02 Al203 Fe203， CaO 
(見) (見) FeO (見) (見)

フライアッシュ 56.6 26.4 3.8 
ポルトランドセメント 22.2 5. 1・ 3.2 本 65.4 

コンクリート 62.4 8.9 16.5 
高炉スラグ 33.4 14.5 0.4 41. 0 
転炉スラグ 10.9 1.5 42.9 
山 土 59.6 22.0 本本 0.4 
平占 土(日本) 60---75 5---8 10---25 

」ー

本 Fe203， 本本 FeO 

1. 3 徴量無機イオン種の吸着・移行に関する従来の研究

MgO 
(見)

1.7 
1.2 
1. 2 I 
6.0 

各種無機イオン種の土壌・地下水系での吸着・移行挙動に関しては， 19-世紀中頃から肥

料成分の有効性の観点から農学の分野を中心に研究が進められている。原子力の分野では，

原爆の製造および核実験に伴って発生する放射性核種の環境中での挙動追跡研究が， 20世

紀中頃から盛んに実施されるようになった。このような背景のもと，土壌科学 (soilsci-

ence)では，土壌と地下水中の溶質との物理化学的な研究から，最も簡単な指標である溶

質の固液相濃度比で定義されるKdの測定研究に至る広範な領域を網羅するようになった。

放射性核種の土壌への吸着モテソレとしては，井上13)をはじめとして， Kdを比例定数

とする可逆的なへンリ一式が提案されてきた。これは， 1パラメータだけの簡単なモデル

であること，吸着の可逆性もあり，安全側の評価が可能であることが利点である。しかし

Kdが周辺環境条件や測定方法によって変化するという欠点を有する。その後， Kdモデ

ルの欠点を補うために，非線形モデル14)15) (ラングミュア式，フロイントリッヒ式). 

速度モデル16) イオン交換モデル17)18】19) あるいはそれらの複合モデル20)21)22)が

検討されてきた。しかし多くの場合，特定の固液比でのバッチ試験結果から吸着等温線

を評価したり，カラム試験で得られる実測破過曲線に対するカーブフィッテイングによっ

て吸着モデルを構築するだけであって，異なる環境条件や異なる試験方法での測定がなさ

れていないため，吸着機構に基づ、いた検討が十分なされていないのが現状である。そのた
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め，埋設事業許可申請書では，データ量が豊富なKdモデルを使用せざるを得なかった。

石炭灰起源の徴量無機イオン種の対象は主に陰イオンであるが， Crについては，国内に

おいても地下水汚染の原因物質として幾っか報告があるが23)24) 25) 土壌等への吸着特

性は，わず、かにバッチ試験だけによって検討されている程度である山一3D 0 BやAsにつ

いては，地下水汚染の事例もほとんどなく，ノ《ッチ試験等による基礎的な吸着データが取

得されている程度である山一山。従って，石炭灰のような廃棄物の埋立処分地の周辺環

境への影響評価において，微量無機イオン種の吸着・移行を取り扱った例はほとんどない。

Ja上のように， LLWや石炭灰ような大量発生廃棄物の埋設・埋立処分施設の概念や設

計に対して，周辺の土壌・地下水系の各種無機イオン種の移行抑止効果を十分考慮した工

学的検討はあまりなされていないのが現状である。本研究では， LLWや石炭灰中に含ま

れている主要な無機イオン種を選択しそれらの土壌への吸着特性を室内バッチ試験やカ

ラム試験，フィールド試験等を併用して明らかにし各種無機イオン種の地中での吸着・

移行モデルを構築する。

1. 4 本研究の構成と内容

本論文は， LLWおよび石炭灰起源の無機イオン種の土壌・地下水系での挙動の解明と

吸着・移行に関するモテ'ル化について取り扱うものであり， 6章から構成されている。各

章の概要は以下の通りである。

第 1章では，研究の背景と目的について記述するとともに，我が国のLLWの埋設事業

およびその安全評価の概要，ならびに我が国の石炭灰の埋立処分場の概要と船去の考え方

について述べる。

第 2章では， LLW起源の無機イオン種であるストロンチウム (Sr)，コバルト (Co)， 

セシウム (Cs)の粘土，ローム，砂への吸着特性を非放射性の安定同位元素を用いたバッ

チ法，カラム法，フィールドトレーサ法によって実験的に検討する。バッチ試験は Kd

に代表される吸着パラメータが種々の要因によってどの程度影響を受けるのかを把握する

ために行い，カラム試験は，バッチ試験のような静的な状況とは異なる，移流を伴う場合

の吸着特性を把握するために行うものである。フィールド試験は，室内のバッチ試験やカ

ラム試験とは異なり，フィールドでの比較的長期に渡る観測を実施し室内試験結果との

比較検討を行うためのものである。これらの結果を踏まえ，試験方法に依存しない非放射

性のSr.CO， Csの吸着・移行挙動を解明しそのモデル化を図る。この成果は， LLW埋

設事業に伴う周辺環境への影響を評価する安全評価手法の高度化，さらに，埋設設備の設

計合理化に寄与すると考えられる。

第3章では，石炭灰起源の無機イオン種である B，Cr， Asを対象にし，ロームと砂によ

る吸着特性をバッチ法，カラム法，大型ライシメータ法によって実験的に検討する。これ

らの元素は， LLW起源のSr.Co， Csが通常陽イオンの形態を有するのとは異なり，主に

陰イオンの形態をとる。なお，大型ライシメータ試験は実降雨を模擬した条件で行ってい

るため，第2章におけるフィールド試験に対応する。これらの結果を踏まえ，試験方法に



依存しないB，Cr， Asの吸着・移行挙動を解明し，そのモデル化を図る。この成果は，石

炭灰埋立処分場の設計合理化や石炭灰の有効利用の促進に寄与すると考えられる。

第 4章では，第2章で検討した非放射性の安定同位元素の吸着・移行挙動が，実際の放

射性核種の吸着・移行挙動と一致するかどうかをバッチ法によって確認するとともに，最

も簡便な吸着パラメータであるKdの測定法を提案する。この方法は，自然環境中の安定

同位元素の固液相濃度から放射性核種の固液相濃度分配を推定するもので，極低濃度の安

定同位元素の分析を除けば非常に簡単であり，吸着パラメータの空間分布の高精度の測定

が期待できると考えられる。

LLWや石炭灰の埋設・埋立処分に対して，第4章までに検討した土壌の吸着能を見込

むことによって，各種溶質の地中移行に関する現実的な予測・評価が可能になるとともに，

処分施設の設計合理化に反映させることができると考えられる。第5章では，この点を明

確に例示するために，侃想の処分施設を対象に地下水流動・溶質移行に関するケーススタ

ディ解析を行い，土壌吸着の効果について数値解析的に検討する。

第 6章では，本研究で得られた成果をまとめ，今後の展開について整理する。
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2. 1 はじめに

本章では， LLW中に含まれる主要放射性核種の90Sr， 60Co， 137CSの安定同位元素であ

る非放射性Sr， Co， Csの粘土，ロームあるいは砂に対する吸着特性を室内のバッチ試験やカ

ラム試験およびフィールドトレーサ試験によって明らかにしそれらの土壌中での吸着・

移行モデルを構築する。 2. 2ではバッチ法やカラム法の室内試験結果について考察し，

2. 3では不飽和ローム層を対象に実施したフィールド試験結果について，室内試験結果

と比較しながら考察する。

なお，本章における試験では，無機イオン種として非放射性の安定同位元素を用いてい

るが，実際のLLWではこれよりも数オーダ以下の濃度レベルの放射性核種の挙動が問題

となる。これは，国内においては，放射性核種を用いたフィールド試験は困難であるので，

その安定同位元素を使用せざるを得ないこと，吸着・移行挙動の核種濃度依存性をみると，

一般には，濃度が高くなればその移動度が増加することから，高濃度で試験した方がより

安全側(conservative)の評価結果を与えること等を考慮したためである。

従来より，放射性核種の土壌への吸着モテeルとしては，井上1)をはじめとして，分配係

数Kdを比例定数とする線形のへンリ一式が用いられている。このモデルでは，核種の固

液相濃度が平衡関係にあり，土壌の吸着機構がイオン交換反応で，注目されている核種濃

度が他の共存イオン濃度と比較して十分に低いことが前提になっており， Kdを吸着指標

とするものである。 Kdを使用することは， 1 パラメータだけで固相吸着量を評価できる

こと，吸着の可逆性があり安全側の評価が可能であること，放射性核種の移動が地下水そ

のものの移動に対してどの程度遅れるかという遅延係数I<f (retardation factor)をKd

から直接算出できる等の利点を有する反面 Kdが核種や土壌の種類だけでなく，共存イ

オン， pH，温度等の周辺環境条件や測定方法によって変化するという欠点も有する。

その後， Kdモデルを拡張した非線形モデル2)3) (ラングミュア式，フロイントリッヒ

式)，速度モデルへイオン交換モデル5)自) 7)あるいはそれらの複合モデル8) 9) 10】が検

討されてきた。しかし多くの場合，吸着機構に基づいた検討が十分なされていないため，

モデルの汎用性に欠けていた。本章では，特に吸着機構に基づくモデル化に主眼を置きな

がら，実験的な検討を行った。

2. 2 室内バッチおよびカラム試験による無機陽イオン種の吸着・移行

2.2.1 Srの吸着・移行特性

(1)バッチ試験によるSr吸着に及ぼす影響因子

LLW起源のSr，Co， Csは，通常の環境では 1価あるいは2価の陽イオンの形態を有する

川口このような陽イオンの形態を有する無機イオン種の吸着特性に及ぼす影響因子を検
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討するために，種々のパラメータを変化させたバッチ試験を実施した。ここでは，吸着現

象を表現するためによく用いられている吸着等温線Cadsorptionisotherm)あるいは回液

相濃度比であるKdを用いて，影響因子を検討した。

影響因子は，加藤ら 12) や福井13) の考え方を参考にすると，被吸着質に係わるもの，

吸着剤に係わるもの，周辺環境条件に係わるもの，測定条件に係わるものの 4つに分類で

きる。それぞれに関係する項目を整理して表 2.1に示す。ここでは，周辺環境条件に係わ

る影響因子(共存イオン， pH，水温)と調.U定条件に係わる影響因子(固液接触時間，国液

比)について，主に. Srの砂(豊浦標準砂で粒径が0.15"-'0.30阻のもの)による吸着を対

象として，実験的に検討した。なお，吸着剤としては砂の他に，ローム(千葉県産関東ロ

ーム，長崎県産西山ローム)，粘土(市販ベントナイト，市販カオリン)も使用した。こ

れらの物理化学的性状を表 2.2に示す。

表 -2. 1 吸着特性に影響を及ぼす因子

項 目 因 子

被吸着質に係わる因子 核種の種類 ，濃度，存在形態

吸着剤に係わる因子 土壌の種類(物理特性 ，化学特性)

周辺職条袋に
わる因子

共酸存化還イ元オ電ン位の種類と濃度 pH ，水温

測定条件に係わる因子 目ii総長護国グ識をフィール階)

表 -2. 2 吸着剤の物理化学特性

砂 関東ローム川 西山ロームベントナイト カオリン

比重 2.62 2. 75 2. 71 2. 71 

粒径 O. 15~0.30皿 0.3加以下 0.3加以下

pHCH20) 7.3 6. 1 5.5 10.5 3.5 

pHCKCD 6.5 5.8 4.4 8. 1 3.5 

陽(Cイオン交q!換100容g量) 
0.52 *3 5. 7・2 28・2 124 *3 12・2

EC)(me 

交(換EX性C)陽叫イオン量(meq!100g) 
Ca 0.38 1.3 8.8 50 O. 13 
MNa g 0.07 1.5 6.8 6.8 0.06 

0.03 0.28 O. 70 63 0.29 
K 0.04 0.11 0.23 4.6 0.09 

字き2l 千1N葉caH県白3(叩骨cLm計N植H2t4市抽換で出，採I取N NaCl抽出法
キ3 EXC 
キ4 1N C 法
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被吸着質溶液 CNaHC035伽g/1を含む)バッチ試験は，図 2.1に示すフローに

吸着剤(土壌)添加

l一定時間経過後サンプリング|

(塩化ストロンチウム SrC12・6H20を使

用)とpH調整のために加えた炭酸水素ナ

トリウム(NaHCOa)50mg/lを含む溶液を作

製し，それに吸着剤を添加し一定時間

固液接触を十分行う。その後， pHを測定

ある一定濃度のSr従った。すなわち，

0.45μmフィルターろ過

ろ液分析(ICPあるいはAA)

し 0.45μmメンプランフィルターでろ

過しろ液中のSr濃度を分析し液相中

のSrの濃度変化を求める手順で、ある。 Sr

吸着量qおよびKdは次式で表現される。

. v.， /W= CCi 

バッチ試験フロー図-2. 

(2. D C) /ω -C) q= CCi 

(2.2) C)/C/ω Kdニ q/C=CCi 

:初期液相濃度 (M

W:添加吸着剤量〔

Ci 

C:吸着後液相濃度 (ML-3) ， 

ω:固液比 (ML -3) 

なお，吸着剤として粘土やロームを使用する場合は，固液接触の方法としてマグネチック

スターラーを用いたが，吸着剤として砂を使用する場合は，砂粒子の破壊・磨耗を防止す

レシプロ式の振とう機を用いた。

:分配係数 (L3 M-1
) ， 

:溶液量 (L3 ) ， V.， 

Kd q:吸着量 (MM-1
) ， ここ』こ，

、EE
J

9AV I
b
 

M) ， 

プラズマ発光分析法CICP)あるいは原子吸光光度法(AA)によっ

るために，

無機イオン種の分析は，

mg/l 

ω= 10 g/l 
20 g/l 
30 g/l 
50 g/l 
100 g/l 

Ci= 5 

O
A
口
-
A

1.0 

fこo

a.固液接触時間の影響

図-2.1に示したフローの中で，国

液接触時聞を変化させた場合のSr液

相濃度の経時変化を図-2.2に示す。

pH 6.9~7.9 
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図中の縦軸は， Sr初期濃度Ciに対

する一定時間経過後のSr濃度Cの比

で表示した。この図から，振とう時

間が2IDiD ........， 3 hでSr液相濃度がほ

とんと、変化しないことから，砂によ

るSr吸着は，ほとんど瞬時に平衡に

達するといえる。なお，系のpHは， 被相中Sr渡度の経時変化 (Sr・砂系)

NaHC03を50mg/l含むために中性~

弱アルカリ性となった。以後の砂を用いたバッチ試験では，十分な平衡状態を確保するた

めに，固液接触時間は 1日とした。

砂以外の吸着剤について同様な実験を行った結果，べントナイトでは，砂と同様に瞬時

に吸着平衡に達した。一方，西山ロームでは 1日，関東ロームおよびカオリンでは 1週間

p
h
U
 

1
i
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程度の揖非時間が吸着平衡に必、要なことがわかった。吸着等温線を描く場合は，原則とし

て最低吸着平衡に必、要な時間分の回液接触を行い，平衡吸着量qと平衡液相濃度Cを求め

た。 Torstenfeltら14) は，振とう時間を最大半年に設定し， SrやCsのKdの経時変化を

1日の振とうでほぼ吸着平衡に達し，その後は細孔内への拡散によるゆ

っくりとした吸着現象が進行することを認めている。通常の吸着試験では，

程度の固液接触時間を設定する場合が多い。

b.固液比の影響

固液比の影響を検討するために，図-2.1に示したフローの中で溶液量を一定とし砂添

加率を 1"'40g/1の範囲で変化させた。その結果を図-2.3に示す。この図から固液比ω

の増加とともに， Sr吸着量qが減少することがわかる。また， Sr濃度が 0.1"'10昭 /1程度

1日"'1週間

測定しているが，

ここでは，次式に示であれば，吸着等温線はへンリー式とはならず，非線形式となった口

kLを求めた。すラングミュア式を適用し，最小2乗法によってパラメータ q圃口，

. c • kL qma玄

(2.3) . c 1 + kL 
qニ

:定数 (L3 M-1 J kL :最大吸着量 (MM-1J， qma玄ここ』こ，

この図からωの増加ならびにωとkLとの関係を示す。ωとqmaI との関係，図-2.4は，

このよう

に，砂のSr吸着には， ωの影響は大きいといえる。

吸着等温線における各プロットと原点を結ぷ直線は，その点におけるKdを意味する。

図-2.3から判断すると， ωが増加すると，吸着量が誠少すると同時に， Kdも誠少するこ

Sr吸着量とSrのKdとが対応することを意味する。

kLもやや減少傾向を示すことがわかる口qmaz は明らかに減少しとともに，
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このことは，

表 2.2に示した他の吸

着剤についても同様に，

ωの増加とともに吸着量

は減少することが認めら

れた。福井の調査によれ

とがわかる。
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ば13) Kdとωとは負

の相関を有することが多

Kd 

がωに依存しないという

報告14) 1 5)もあり，吸着

剤の特性や実験条件をも

考慮した上で，バッチ試

験においてωを適切に設

定することが必要である。

pHの影響

図 2.1に示したフローの中で，共存NaHC03濃度を変化させることによってpHを調節する
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Sr吸着等温線に及ぼす固液比の影響 (Sr・砂系)

6 
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方法，あるいはNaHC03濃度は50mg/lと固定し，吸着剤を添加した直後に塩酸(HC1)や水酸

化ナトリウム(NaOH)溶液を滴下してpHを調節する方法を用いて， Sr吸着に及ぼすpHの影響

を検討した。ただし時間の経過とともにpHは変動しやすいので，国液接触後 lhで固液

分離を行った。図 2.5(a)に砂によるSr吸着量とpHとの関係を示す。この図から， Sr吸着

量はpHとともに増加することがわかる。これは， pHがアルカリ側に移行するにつれて土壌

の負荷電が増大し，陽イオン交換容量(cationexchange capacity， CEC)が増加するため

である 16〉 o 図-2.5(a)中には，固液比は異なるが，他の吸着剤によるSr吸着量とpHとの

関係も示すが，吸着剤の種類によって若干勾配(=吸着量/pH)は異なるが，砂と同様に

吸着量とpHとの聞には正の相関が認められる。勾配の相違は，主に構成粘土鉱物に起因す

ると考えられる。
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図-2.5(b)は，図-2.5(a)の縦軸のSr吸着量をSrのKd (KdSr
) に換算し. pHとの関

係をプロットしたものである。この図から KdSrとpHとの聞にも正の相関が認められる

が，吸着量よりもKdの方がpH依存性が顕著に現れることがわかる。

吸着量あるいは吸着量の指標となるKdがpHと正の相関を有することは，岩石試料lU

，粘土鉱物15) 海岸砂17>等でも認められ，陽イオン吸着の典型的な特性である。

d.共存イオンの影響

図-2.1に示したフローの中の被吸着質溶液に. NaHC0350昭 /1以外のイオン種を共存させ，

共存イオンの影響を検討した。一般に地下水中には主要イオンとしてCa2+，Mg2+， Na+ 

. K +イオン等の陽イオンとCl-• HC03- • S042一等の陰イオンがあるが.Sr. Co. Csと同

じ正荷電を有する陽イオンを注目する共存イオンとした。陽イオン吸着に及ぼす同伴陰イ

オンの効果については，若干影響があるとの報告もあるが18) ほとんどの場合，共存陽

イオンの影響が車越する。さらに，土壌の主要吸着機構はイオン交換反応であるが，その

選択性は，価数が大きく，イオン半径の大きいイオン程大きいことが知られている 19〉 o

ここでは，上述の主要陽イオンの中で価数が2価で. 2価陽イオンの中で通常地下水中の

濃度が最も高いCa2
+を共存イオンの対象とした。なお，陽イオンに対する同伴陰イオンは

すべてClーとした。

図-2.6は，初期Ca濃度を O，.....，20mg/lで変化させたときの砂によるSr吸着量の変化を示すo

この図から固液比に係わらず，共存Ca濃度の増加とともにSr吸着量が減少することがわ

かる。これは，共存CaとSrとが

砂表面の吸着座をめぐり競合す

るためであると考えられる。こ

の初期Ca濃度範囲とほぼ同様の

範囲で、Na濃度を変化させた場合

の吸着量の変化をベントナイト ω 

によるCo吸着で検討したが. Co 

吸着量は共存Na濃度の増加によ

って変化せず，共存Ca濃度の増

加によって減少することが確認

された20〉 o このことは， 1価

陽イオンよりも 2価陽イオンの

方が影響が大きいことを示唆す

る。同様の結果は，筒井らの種

々のイオンを共存させた一連の

バッチ試験によって定量的に評

価されている21)22】。しかし

地下水中に海水が混入する場合

や岩塩層中に廃棄物を処分する

bO 
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図-2. 6 Sr吸着等温線iこ及ぼす共存Caの影響

(S r・Ca・砂系. pH 6_5~7.8) 
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このような場合は，共存イオンとして

SrとNaとが競合し

場合には， Na濃度は海水濃度レベルにまで達する。

のNa濃度の影響は大きく， Na濃度の増加とともに， Srのような陽イオ

ン種の吸着量やKd値が減少することが報告されている 15)23)口また，共存イオン濃度で

はなく，溶液のイオン強度や電気伝導度に対して吸着量やKdを整理した例もある 14) 23)口

1.4 

1.2 

e.水温の影響

水温の影響を検討するために，

所定温度に調整した恒温水槽中

で固液接触を行った。図-2.7に

水温をパラメータとした砂によ

るSr吸着等温線を示す。なお，

1.0 設定温度は浅地中の極度環境を

考慮して 5'"'-'35"Cとした。

20g/ .e 

0.8 

(
凶
¥
凶
目
)

M

V

酬
明
蜘
情
感
』

ω

この

図から，水温の上昇とともにSr

吸着量はやや増加する傾向を示

すが，固液比の影響と比較する

と影響度合は小さいことがわか

る。砂以外の吸着剤を用いて水

ほとんど影響がないか，

水温の上昇とともに多少吸着量

が増加する傾向を示した20)24)。

温をパラメータとした吸着等温

この水温の範囲線を描いたが，

では，

10 8 6 4 2 

Sr平衡濃度 C(mg/ .e ) 

Sr吸着等温線に及ぼす水温の影響

条件によって吸着量やKdが変

化することが判明した。特に，

バッチ試験の上で重要な操作条件である固液比の影響と地下水環境を考えた場合そのとり

うる濃度範囲が比較的広い共存イオンの影響は大きいといえる。ここで取り上げた他の影

響因子である固液接触時間， pH，水温は，通常の地下水環境条件下では，十分な固液吸着

平衡にある三と， pHや水温は特殊な環境を除けばその変動幅が比較的狭いことから大きな

(S r・砂系， pH 6.5-7.8 ) 

7 図 2.
II上の検討結果から，種々の

変動要因にはならないといえよう o そこで，以後の試験は，固液接触時聞は平衡吸着のた

めに最低必要な 1'"'-' 7日とし， pHは溶液中にNaHC0350略 /1共存させることによって中性~

弱アルカリ性に調整し，水温は室温 (23士2"C)で、実施した。

(2) Sr交換等温線

Sr吸着量やSrのKdは種々の要因によって変化したため，有効な吸着指標を

見出すまでには至らなかった。ここでは， Sr吸着機構を解明するために. Srの他に，共存

するCa.Mg等の陽イオンの吸着・脱離量も測定した。

nuυ 
1
i
 

(1)では，



一般に，土壌の主要吸着機構はイオン交換反応であるといわれているので， Sr吸着に関

して，共存イオンとして影響が大きかった 2価陽イオンとの聞のイオン交換反応を想定す

ることにした。 2価陽イオンの主要な成分には， CaとMgとがあり，これらは地下水中の他

に，土壌中の交換性イオンとしても存在する。イオン交換平衡式は以下の通りである。

S r 2+ 十 Ca-R 二 Sr --R + C a 2 + (2. 4) 

S r 2+ 十 Mg -R S r -R + M g 2 + (2. 5) 

ここに， R:土壌のイオン交換体

上式にイオン交換平衡定数をそれぞれ定義すると，次式が得られる。

(S r -R) . (C a 2+) q S r・CCa Kd S r 

KCa Sr一一 (2.6) 
(S r 2+) . (C a -R) C S r・qCa Kd Ca 

(S r -R) . (Mg2つ q S r・CMg Kd S r 

KMg S r (2.7) 
(S r 2つ. (Mg -R) C Sr・qMg Kd 

Mg 

ここに KcaSr，KMgSr Ca2
+あるいはMg2

+，こ対するSr2
+の選択係数(selectivity 

coefficient) (-)， qSr， qCa， qMg: Sr，Ca，Mgの固相濃度 (MM-1J， CSr. CCa. 

CMg : Sr， Ca， Mgの液相濃度 (ML-3) ， Kd Sr， Kd Ca Kd Mg : Sr， Ca， Mgの分配係数

(L 3 M-1) 

また，式(2.6). (2. 7)からCaとMgとの聞には次式が成立する。

ー q Ca・CMg
KMg"a= 

CCa. qMg 

Kd Ca 

Kd Mg 

k s r Mg 

k s r Ca 
(2.8) 

ここに KMgCa : Mg2+に対するCa2
+の選択係数〔一〕

上式から， Sr， Ca， Mgの聞には，選択係数が一定であれば相互のKdは比例関係にあるこ

とになる。そこで，砂についてKdSrとKdCaとの関係を図-2.8に示すようにプロットし

た。なお，初期Sr濃度は 2.5，10mg/l ，初期Ca濃度は 5，10. 20 mg/lで、変化させた。ここ

では，この図をSrとCaとの閣の交換等温線(exchangeisotherm)と呼ぶことにする。ただ

し砂表面には元々交換性陽イオンとしてCaやMgが存在する。そのため，これらの初期吸

着量を表-2.2に示した一般的なlN酢酸アンモニウム(CH3COONH4) 溶液による抽出法ではな

く，実際の交換性イオンであるSr2
+イオンによって，すなわちO.lNSrC12溶液を用いて抽

出を行った。そのときの交換性CaおよびMgイオン量を表 2.3に示す。 Akibaら25】26)によ

れば，この方法を用いることによって，対象となる交換性イオンを用いて測定した CECと

そのイオンのKdとがよく対応することが報告されている。

初期吸着量を補正したKdの算出式は次式で表現される。

Kd (qo十 q)/C 

(qo十 CCi一 C)/ω) /C (2.9) 

ここに qo 初期吸着量(交換性イオン量) (MM-
1
) 

式(2.9)を用いれば，固相から脱離するイオン種も評価することができる。

図-2.8から KdSrとKdCaとの関係は両対数紙上で直線となることから，次式で表現

することにする。
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図中の実線は，上式に基づき最

小2乗法によって求めた。この

関係は闘液比にかかわらず成立

b値がほぼ 1となる

Kd Sr=  a ・

a . .:::. .:::. ，こ，

また，し，

一→

ω= 5g/ R， 
10g/ R， 
20g/ R， 
50g/R， 

O
ム
ロ
マ

10ド

ト

この関係式は，

SrとCaとのイオン交換反応を意

味する。この場合 a値が選択

係数kcaSrに相当し砂では

0.94となった。また，同様な傾

ことがわかる。

pH 7.6-7.9 

向がSrとMgとの聞にも認められ

た。すなわち，砂によるSr吸着

100 
i 

KdCa (mR，/ g) 

よ

10 は砂表面に存在する交換性Caや

Mgとのイオン交換反応に起因す

ることカtいえる。
図-2.8砂のSr-Ca交換等温線 (Sr・Ca・砂系)

このため，共

存Ca濃度が増加すればSr吸着が

抑制されることも説明がつく。

NH4 + による交換性Caおよひ~量Sr2+， Co2+， 3 表-2. 

カオリン

0.1 N SrC12による 0.17 
0.04 

"""ントナイト

48 
4. 1 

関東ローム

1.5 
1.6 

砂

0.30 
0.06 

Ca 
Mg 

0.17 
0.05 

22 
2.2 

1.4 
1.7 

0.30 
0.08 

Ca 
Mg 

0.1 N CoC12による

O. 18 
0.05 

22 
4.0 

1.2 
1.7 

0.36 
0.08 

Ca 
Mg 

O. 1 N CH3COONH4による

O. 13 
0.03 

1.3 
0.62 

0.54 
0.84 

0.34 
0.07 

Ca 
Mg 

0.01N CH3COONH4による

(単位 meq/lOOg)

同様のバッチ試験によって，表 2.2に示したベントナイトとカオリンの Sr-Ca交換等温

線を描いた。なお，すべての溶液にはNaHC0350~100mg/lを共存させ，溶液pHを実際の地

下水条件に近い中性~弱アルカリ性とした。また，これらの粘土の初期Caおよひ~吸着量

も0.1NSrC12抽出・法で、補正した。結果を図 2.9および2.10に示す。ただしそれぞれの固

カオリンで 6日とベントナイトで 15min.液接触時間は吸着平衡に必要な時間を考慮し，

これらの図から式(2.10)が成立し， その傾きのb値もほぼ1となることがわかる。しfこo

これら粘土表面に既に吸

着しているCaやMgとのイオン交換反応に起因することを示す。最小2乗法によってベント

-21-

ベントナイトやカオリンによるSr吸着は，砂同様，このことは，
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それぞれ1.1， 1.4となった。ナイトおよびカオリンのkcasrを求めると，

以上のことから，本試験の範囲では，式(2.10)で表現される関係式，すなわちイオン交

換平衡定数である選択係数は，砂，ベントナイト，カオリンのSr吸着に関しては，固液比

や共存イオン濃度にほとんど、影響を受けない安定な吸着指標となり得ることが明らかにな

っfこ。

なお，選択係数に及ぼす影響因子および、ロームの吸着特性については，

2.3で記述する。

(3)カラム試験によるSrの吸着・移行特性

(1)， (2)では，バッチ試験によって，砂，べントナイト，カオリンのSr吸着が，主に固

相表面のCaやMgとのイオン交換反応に起因することを明らかにした。ここでは，透水係数

が大きく，通水が容易な砂を用いてカラム試験を実施し，移流を伴う場合のSr吸着につい

て実験的検討を行った。さらに，主要吸着機構と推察されたイオン交換反応に基づき，

オン交換反応モデルを作成し試験結果に適用することによって，モデルの妥当性を確認

それぞれ2.2.2，

イ

しfこo

a. カラム試験の方法

実験に供した砂は，表 2.2に示した蒸留水で十分洗浄した粒径が0.15--0.30阻の豊浦標

準砂である。なお，粒径がO.15mm以下の部分を除去することによって，徴細粒子がカラム

から流出することを防止した。

カラム試験は，図-2.11に示

カラム (φ16mm)

~/ 
チュープポンプ

Sr溶液フラクシヨン
コレクター

す内径16mmのガラス製あるいは

アクリル製カラムに，試料砂を

間隙率が40%前後となるように

充填し，定流量ポンプにより流

速を一定にして，非放射性Srの

塩化物溶液を通水した。なお，

砂層内の流れは上向流として，

断面内の流れが一様となるよう

に工夫した。流出溶液の採取に

はフラクションコレクターを用

カラム試験1 1 図-2. 

いた。実験にあたっては，あら

かじめ砂層にNaHC035Omg/l溶液

を半日以上通水し，砂表面の洗

浄およびコンディショニングを行った。 この程度のNa濃度を有する溶液を通水することに

よって，砂表面に既に吸着されているCaおよび~gが溶出する現象はほとんど、認められなか

ったため，充填砂に対して表-2.3に示した0.1NSrC12抽出による交換性CaおよびMg量をそ

内

4u

円

L

のまま適用した。



試験条件を表-2.4に示す。ただし Sr溶液には， pH調整のためNaHC0350mg/lを共存させ

た。 Run1では， Sr吸着に大きな影響を及ぼすCa2
+イオンが共存しない場合のSr単成分系

の破過曲線Cbreakthroughcurve)を作成し， Run 2，3，4では， Sr濃度が一定で，共存Ca濃

度を変化させた場合のSr・Ca2成分系の破過曲線を作成した。なお， Run 2およひ'Run4 

では， Sr流出濃度が流入濃度と十分に等しくなった時点 (C/Ci = 1)で流入溶液をCa

単成分溶液に変更することによって， Sr脱離曲線も作成したCRun2'， Run 4') 0 Run 5で

は，非吸着性イオンと考えられるCl一イオンの破過曲線を作成した。砂層内の流速はダル

シ一流速として25cm/hとなるように定流量ポンプによって調整した。なお.流速が12.5---

50cm/hの間では， Sr破過曲線はほとんど、変化しなかった27)。このことは， Srの砂への吸

着速度は本カラム試験の流速条件と比較しても大きく，吸着速度の影響が無視できること

を示す。

流出溶液の分析は，陽イオンであるSr.Ca， Mgに対してはプラズマ発光分析法，陰イオン

であるClに対しては硝酸第2水銀法あるいはイオンクロマトグラフ、法を用いた。

Srカラム言明設ケース表-2.4 

流出水pHダルシ一流速
VC畑/h)

間関捧
OC一)

砂層厚
LC岨)

溶液Run 

7.7""'8.0 
7.6""'7.8 
7.8""'7.9 
7.7""'7.9 
7.~7.9 
7.7""'7.9 

n
u
n
L
n
4
n
U
可

t
司

t
n『

u

a
a
a
a
M品

川

ιa

0.46 
0.46 
0.46 
0.44 
0.44 
0.44 
0.44 

10.6 
10.5 
10.5 
10. 1 
10. 1 
10. 1 
10. 1 

Sr旭/1.NaH∞3 抑聴/1
Sr抱/1.ca 晦/1.NaH∞3 日同/1
Sr句/1.ca 5mg/1， NaHl∞s日田/1
Sr 5mg/1， ca 1陶/1.NaH∞s拘聴/1
Sr 5mg/1， ca抽昭/1.NaHlXIa日回/1
Sr随/1.ca 2(回/1.NaH叫抑理/1
Cl 154(sg/l 

1
2
Z
3
4
4
5
 

カラム試験の結果

Run 1のSr単成分系の破過曲線を図-2.12に示す。図の横軸はSr溶液のカラムからの流

出水量Qを示し縦軸は流出液中のSr，Ca，Mgの濃度をμeQ/l単位で示した。縦軸をμeQ/l

単位で表示した理由は， Sr. Ca， Mg相互の当量関係を明らかにするためである。この図から，

流出水量 400・2付近からSrの破過が始まり(破過点)，流出水量 600・2付近でSrの50%が

破過し流出水量1200・2付近で原水濃度と等しいSrが流出した。一方， Ca， MgはSr溶液の

流入開始とともに，急激に流出濃度が高くなり，流出水量 100---400・2付近で・最大濃度と

なり (Ca110μeq/l， Mg16μeQ/l程度にその後Sr破過開始と同時に徐々に流出濃度が低

h
u
 

これらSr.Ca， Mgの流出パターンから， Srの遅延は流入Srと既存の砂表面のCa，Mg 

とのイオン交換反応に起因することがわかる。このことは，図-2.12のSr，Ca，Mgの流出曲

線から面積的にCaおよび~g脱離量と Sr吸着量を算出すると Ca脱離量ーO. 068meq， Mg脱離

下した。

量ーO.0l5meQ， Sr吸着量ー0.083meQとなるので，

Sr吸着量 ~ Ca脱離量 + Mg脱離量

すなわち， Sr吸着量とCaおよびMg脱離量との聞に当量関係、が成立することからも， SrとCa，

C2.11) 

anτ 
n
J
U
 



Mg間のイオン交換反応が裏づけられる。ただし Ca脱離量の計算にあたっては， Ca流出濃

度はSrが十分破過した流出水量1500・2以降もゼ、口にはならなかったため，この濃度をバッ

Ca流出濃度からこのバックグラウンド濃度を減じた値を流出水量

に関して積分した。なお，他の主要陽イオンで、あるNa，Kの流出液中の濃度はほとんど変化

しなかったので，直接的にSr吸着に関与するイオンとはならないと考えられる。

Run 2，3，4のSr・Ca2成分系のSr破過曲線を図 2.13に示す。共存Caは通常の地下水中

のCa濃度を考慮して，バッチ試験同様 5，10， 20mg/1とした。なお，図中には共存Ca濃度が

ゼロの場合CRun1)の結果も示した。この図から共存Ca濃度が 5.10. 20mg/lと増加すると

ともに， Sr破過点は約 150at，75at. 50・2と誠少しまたC/Ci=0.5なる流出水量も

約250at. 150 at. 100 atと減少した。すなわち，共存Ca濃度の増加とともにSrの破過が

早く進行した。このことは，砂表面においてSrと共存Caとが競合し共存Ca濃度の増加と

ともにSr吸着が抑制されることを示す。

クグラウンドとみなし

Srが十分破過した後のSr吸着砂層カラムを用いて脱離試験を

これは. Run 2および 4'こおけるSr・Ca2拠採吸着試験後に，流入原水として

それぞれSrを含まないCa5mg/lCRun 2')およびCa20mg/lCRun 4')溶液を用いて砂に吸着

したSrを脱離するものである。結果を図 2.14および図-2.15に示す。これらの図から，

流入Ca濃度にかかわらず，流出Sr濃度は脱離開始とともに急激に減少することがわかる。

一方， Caについては，脱離開始と同時に一時流出濃度がRun2'で約90μeq/l， Run 4'で約

その後徐々に濃度を増加させながら流入Ca濃度に接近した。

Run 2および 4に引続き，

行った。

この

Ca流出パターンは， SrとCaとのイオン交換反応を示唆している。すなわち. SrとCaとのイ

オン交換反応を考えると， SrとCaの液相濃度に応じて固相濃度も決まることから，液相Sr

濃度が減少すると，その分固相濃度も減少しその吸着座にSrにかわってCaが吸着する。

さらに脱離を続けていくと， Srはほとんど流出し，吸着座の大部分はCaで占められること

140μeq/l減少するが，

になる。
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イオン交換反応モデルの構築

のカラム試験結果からも，砂層中のSr移行は砂表面に既に吸着しているCaおよびh

c. 

b. 

との聞のイオン交換反応に起因することが判明した。そこで，砂層中では式(2.4)， (2. 5) 

で表現されるイオン交換平衡が成立するとした。

Sr，Ca，Mgを成分1.2， 3で表示すると，

Kd q /Ci 

Kd qj /Cj 
(2.12) 

式(2.6)， (2. 7)は，

K 

1 ， Kd Kd jイオンに対する iイオンの選択係数(-)， Kji  ここ』こ，

1 ， Cj Ci j の固相濃度 (MM~I) ， 1 ， qj qi の分配係数 (L3M一1)， 

jの液相濃度 (ML ~3) 

Q i ) 十 ρb(B C i 

一方，成分 iの l次元移流拡散式は次式で表わされる。

。Ci
0 一一一一一十 ρb。t

(2.13) 3) 2， 

ρb 媒体(砂)のみかけ密度

Oi 成分 iの分散係数(通常

:成分 iの崩壊定数(本実験では λi ニ

〔一)， 。:体積含水率(飽和の場合は間隙率)

V:移流速度(ダルシ一流速)

ここに，

(L T~l) ， (ML ~3) ， 

λ1 

x 距離 (L)， 

固相の交換容量qtは一定とすると，次式で表わされる保存則が成立する。

T
 

L
 t 時間 (T)

=0) ェ 03=D2 

(T~I) ， 

01 は，

0) 

また，

(2.14) 3) 2， ( iニ1.L qi 二 qt

:固相のイオン交換容量 (MM~I)Qt ;: ;:，こ，

3 式(2.12)，(2.13)， (2.14)を整理すると，成分 iの固相濃度の時間徴分δQi/δtは，

成分の液相濃度の時間徴分で表現することができる。すなわち成分 1に対しては式(2.15)， 

成分2に対しては式(2.16)，成分3に対しては式(2.17)が得られる。

(B十 Pb Kd 1 ) C 1 -λ1 
。CI dC1 d2 CI 

十V 一一一一 =00--
dt dx dx2 

(0 +ρb 

(2.15) 
。C3

一一一一)
d t 

。C2
一一一一一+d3 

d t 

ιJ b 

一一一← (d2
g 

(0 +ρb Kd 2 ) C2 -λ2 
。C2 dC2 d2 C2 

一一一一十V一一-=BO一一-
dt dx dx2 

e2 
一 一 )
g 

(B十 Pb

(2. 16) 
。C3
d t 

。CI
-一一一一十 e3。t

品Jb

一一一← (e 1 

g 

(B十 ρbKd 3 ) C3 λs 
。C3 dC3 d2 C3 

一一一十 +V一一一二 BO一一一-
dt dx dx2 

(B十 ρb

(2. 17) 
。Cz

←一一)
d t 

。CI
-一一一十 f2 。t

ιJ b 

一一一一 (f 1 

g 

十 C2K12+C3 K13) /qt 
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dl =C2 K12-tC3 Kl3 
d2 =-CI Klz 

d3ニ C1 K~~ 
el二一 C2K1

z 

e2 =Cl KI2+:C3_KI2KI3 
e3 =-C2 KIZKI~ 
f ~ェ C; K;3 
f 2二一 C3K;2K13 
f3=C1K13十C;Kl2Kl3 

同一原子価(この場合は2価)のイオン間のイオン交換平衡を満足する成分

の移流拡散方程式は非常に簡略に表現することができる。

数値解法としては，アップウインドスキームによる差分法を用いた。

本カラム試験のように，被吸着質である非放射性Srの濃度が共存CaあるいはMg濃度と同

程度の場合には，固液相濃度比である分配係数は一定にはならず，イオン交換反応式と移

流拡散式を同時に解かなければならない。このような例として2成分.l2.l上の多成分間イオ

ン交換反応を考慮したモデル5)6)28)-38)がこれまで、幾っか提案されている。特に，加藤

ら5)は砂層中のCaおよびMg共存下のSrの移行をイオン交換反応式および固液相聞の総括物

質移動容量係数を用いて評価した。しかしここでは総括物質移動容量係数ではなく，地

下水中の溶質移行の分野で従来から使用されている分散係数を使用し，移流拡散式をイオ

ン交換反応式と連成させた。

イオン交換反応モデルのカラム試験への適用

このように，

A
U
 

で、述べたイオン交換反応モテソレをRun2および2'に適用した。入力条件を表 2.5に

Vは表 2.4に示した試験条件から決まり，分散係数Dは

c. 

Pb ， 

Run 5 における非吸着性トレーサであるCI- イオンの破過曲線から求めた。 Caおよび~gは，

表 2.2で示したように交換性イオンの大部分を占め，またカラムからの流出濃度変化も顕

()， この中で，整理する。

表-2.

著であった。一方， Naおよひ'Kは

交換性イオン量も小さく，流出濃

度変化もほとんど認められなかっ
2' ) 

ノfラメータ

パラメータ入力値一覧 CRu n 2， 

入力値

5 

た。そのため，砂のイオン交換容

量Qt はSrとのイオン交換反応に

Ml叫
め
，
W

o. 46 
1. 4 1 

23. 2 
1 x 1 0-2 

3. 6 
O. 8 
1. 0 
0 

。
ρb 
v 
D 
QT 
K Mg 
Kc-s r 

λ 

直接関与する表 2.3に示したO.lN 

SrCl2による交換性CaとMg量の和

とした。選択係数kcasrおよび

KMgcaは，実測値と一致するよう

にカープフィッテイングにより求

6t 

=3sec程度とした。

初期条件，すなわち初期Ca，Mg， 

6x = 0.5咽，めた。また，

(MM-1Jは以下のQ S rO QMIIO ， Sr吸着量QcaO ， 

とおりである。

-29-

Q CaO = 3. ox 1O-3meQ/g 

QMIIO= O. 6X 10-3meQ/g 



qSrO= 0 

qCaO， qMgOは表-2.3に示す交換性イオン量で，イオン交換容量q.とは次式の関係が

成立する。

qt =qCaO+qMgO=qCa十 qMg + q S r =3.6 X 1Q-3meq/g (2. 18) 

境界条件は以下のとおりである。

[吸着試験流入端] x=O， 0< t豆tadで Csr=CSrO

CCa=CCaO 

CM，.=CM，.O =0 

[脱離試験流入端] x=O， t>tadで， CSr=O 

CCa=CCaO 

CM，.=O 

[流出端] x=Lで aCi/ax=O

ここに， CSro， CCao， CMgO : Sr， Ca， Mg流入濃度 (ML-3) ， tad:吸着試験継続時間

(T) ， L:砂層厚 (L)

図 2.14， 15および16には，それぞ、れRun2と2'，Run 4と4'，Run 3の解析結果を実験

結果とともに示す。なお，入力条件の中で()， ρb ， Vは試験条件に基づきケース毎に

設定したが D，Kc"SrおよびKMacaは3ケースとも同ーの値に設定した。これらの図か

ら，解析結果と実測値とがよく一致することがわかる。このことは，飽和砂層中のSrの移

行は，砂表面のCa，Mgとのイオン交換反応によって遅延し，それはSr.Ca， Mgの3種のイオ

ン聞のイオン交換反応モデルによって説明することができることを示す。さらにそのモ

デルはSrの移行プロセスだけでなく， Srの破過に先立つて流出濃度が増加するCa，Mgの移

行プロセスも説明することができた。また，イオン交換反応モデルの指標であるSr，Ca，Mg

の相互の選択係数は， Srの吸着・脱離の過程にかかわらず，また，共存Ca濃度にかかわら

ず一定となった。

図 2.11は， Run 2の3種のイオンに対する経過時間をパラメータとした液相濃度，国

栢濃度および分配係数の砂層内分布の解析結果である。これらの図から， Sr溶液の流入と

ともに固液両相のSrが砂層中を移行し，逆に固相CaおよびMg濃度が減少する傾向が認めら

れる。また，どのイオン種に対しても， KdはSr溶液の流入とともに初期設定値から短時

間のうちに誠少し深度にかかわらず一定の値に接近することがわかる。 Srではこの値は

10ml!gとなり，これは液相が流入溶液組成の場合の静的な状態でのKdSr値に相当した。

そこで，イオン交換反応モデルを用いないでKdS rを一定としてSr破過曲線を評価するこ

とにした。 Kdが一定の場合の評価式は，式(2.13)から， λ1 ニ Oとすれば次式のように

表現される。

。C aC a2 C 
(()十 ρbKd ) 十V・一一一一 =θD一一て一 (2.19) 。t ax axZ 

図 2.18は， Run 2に対して式(2.19)を用いて， Kd Sr= 9， 10ml!g， D=10-2cm2/sと

して実測値にフィッティングさせた結果を示す。図中にはイオン交換反応モデルで解析し
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たSr破過曲線も示した。この図から KdS rを一定としても，イオン交換反応モテeルを用

いてKdS rを変化させても. Srの破過曲線に対してだけは，ほぼ同様な解析結果を得るこ

とができることがわかる。すなわち，イオン交換反応モテールを用いた破過曲線に対して，

Kdを一定とした式(2.19)を用いてフィッティングする場合は KdS rェ 10mI!gが一致し

た。このことは，イオン交換反応モデルを用いKdS rの濃度依存性を考慮すると KdS r 

は図-2.17(c)から10"-'52ml/gの範囲で変動するが. Sr溶液の流入に伴って急激にKdSrが

減少し流入溶液組成によって決定されるKdSr値に急速に接近するためにこのKd S r 

値を用いてSrだけの破過曲線を求めることができることを意味する。さらに，図-2.18か

らRun2のSrの実測破過曲線に対してよりよくフィッティングさせるためには Kd S r二

9mI!gに設定した方がよいことがわかる。

また，カラム試験のRun2.3.4でフィッテイングされたkcfrを図一2.8に破線で示す。

この結果から. Sr-Ca交換等温線上ではバッチ試験結果とカラム試験結果とが一致するこ

とがわかる。

u上の結果から. Sr. Ca. Mgの聞のイオン交換反応モテールは. Srの吸着，脱離の過程や共

存イオン濃度の変化にもかかわらず本カラム試験結果をよくシミュレートし，実測破過曲

線へのフィッテイングにより求めたイオン交換平衡定数である選択係数は，バッチ試験結

果とも一致することが明らかになった。
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2.2.2 Coの吸着・移行特性

(1)バッチ試験によるCo交換等温線

Srと同様に，砂に対するCo~Ca交換等温線を/{ッチ試験によって求めた。なお，初期Ca

吸着量は表-2.3に示したO.lNCoC12溶液 (CoC12・6H20を使用)を用いて抽出したCa量と

した。また，溶液pHはNaHCOa50mg/lを含むため，中性~弱アルカリ性となった。結果を図

Caとの交換等温線は両対数紙上で傾きが

1 の直線にはならないことがわかる。図中の破線は，後述するカラム試験で得られるCo~

Ca聞のイオン交換平衡定数である選択係数kcacoに基づく，傾き1.切片1.6の直線であ

る。図中のプロットはほとんどすべてこの直線の上側に位置することから， Co吸着量はCo

~Ca聞のイオン交換反応で評価される値よりも大きな値となった。このことは，砂による

Co吸着には砂表面のCaやMgとのイオン交換反応による可逆吸着(reversibleadsorption) 

CoはSrとは異なり，この図から，-2.19に示す。

機構以外の吸着機構も作用することを示唆する。

Srは，広範なpH領域でSr2+の2価イオンの形態をとるが， Coは，酸性~中性付近でCo2+

アルカリ性でCo(OH)2 の水酸化物を形成する 11)。そのため，

弱アルカリ性領域で実施した本バッチ試験では，溶解・沈殿反応に関係する反応が作用し

た可能性が大きいと考えられる。

図 2.19 は，十分な固液接触を確保するために，振とう時聞を 1 日とした場合のCo~Ca

聞の交換等温線であるが，図 2.2で示したように，イオン交換反応が主要吸着機構である

の2価イオンの形態をとり，

τ 
/ 

八 o / 
但ωOJ/ψ

294臼，

口'tr7¥l/¥
て7 O/'--'.CJ令

句。ム/〆
口/戸。夕、

マ/，fg
/ ~ 

/ O ω= 5g/Q 
//ム 10g/Q
/口 20g/Q
//マ 50g/Q

pH 6.8-7.6 

O 
丁T 

八
仏

口

ト

100 

10ト

ト

(
切
¥
苫
)
。

υ七一凶

i 

10 100 

KdCa (mQ/g) 

砂のCo~Ca交換等温線

(C 0 ・Ca・砂系，固液接触時間1日)

n
d
d
 

nペ
U

1 9 図~ 2. 



砂のSr吸着は瞬時に終了したことを踏まえ，国液接触時間を15minとした場合のCo-Ca聞

の交換等温線も描いた。それを図-2.20に示す。この図から，振とう時間が15minの場合

は. Co-Ca交換等温線は概ね両対数紙上で、傾きが 1の直線となることがわかる。後述する

カラム試験で得られるkcacoは1.6であるが，バッチ試験で、得られた図 2.20に示したプ

ロットから最小2乗法によってkcacoを求めると1.1となった。 kcaco値に若干の相違が

あるものの，各プロットのばらつきを考慮すると，バッチ試験結果とカラム試験結果とが

傾向としては一致するものと判断される。また，図 2.19と図 2.20とを比較すると，振

とう時間の増加とともに KdCaはほとんど変化しないがKdCoが増加することが認めら

れる。これらのことから，砂によるCo吸着には，比較的初期の段階では可逆吸着機構であ

るイオン交換反応が作用するが，その後イオン交換反応以外の反応が作用することが推察

される。

べントナイトおよびカオリンのCo-Ca交換等温線をそれぞ、れ図 2.21と図 2.22に示す。

ここで，各吸着剤に対して吸着平衡に必要な時間を考慮し，国液接触時間はベントナイト

で15min.カオリンで6日間とした。なお，カオリンの場合は，固液接触時聞を15皿inと

3hとしたときの結果も示した。これらの図から，べントナイトのCo-Ca交換等温線は両対

数紙上で傾きがほぼ1の直線となるのに対し，カオリンのCo-Ca交換等温線は固液接触時

間が15minの場合は傾きが約 0.8の直線となるが，国液接触時間の増加とともにその直線

から上方にずれることがわかる。このことは，ベントナイトによるCo吸着はベントナイト

表面のCaや共存Ca等とのイオン交換反応に起因すること，カオリンによるCo吸着はイオン

交換反応以外の反応も作用することを示す。また，イオン交換反応によるCo吸着は瞬時に

起こるが，それ以外の反応によるCo吸着は時間の経過とともにその吸着量が増加すること

も明らかになった。従って. Coの吸着反応には時間依存性を考慮する必要があると考えら

れる口

(2)選択係数に及ぼす影響因子

(1)の結果から，べントナイトによるSrやCo吸着は，他の吸着剤とは異なり.Ca等との

イオン交換反応だけに起因するため，選択係数という 1指標で表現できることが明らかに

なった。そこで，べントナイトを吸着剤とした場合を対象として，選択係数に及ぼす影響

因子について検討した。選択係数は. SrやCoの被吸着質濃度，共存Ca濃度および固液比に

は依存しないことが既にわかっているので，ここでは選択係数に及ぼす影響因子として，

pHおよひ'Ca以外の共存イオンを選択した。

a. pHの影響

NaHC0350mg/1溶液にCoとCaの混合溶液を加え，溶液pHをほぼ中性に調整した条件下での

べントナイトのCo-Ca交換等温線は図-2.21に示した。この交換等温線に及ぼすpHの影響

を検討するために.NaHC0350mg/1を含むCo・Ca混合溶液にlNHCIを数滴添加し溶液pHを

5---6の酸性側に調整した系おいてCo-Ca交換等温線を描いた。その結果を図 2.23に示

す。この図から. pH 5.5---7.4の領域で同一のCo-Ca交換等温線が得られることから，こ

の範囲のpH領域では選択係数はpHに依存しないことがわかる。

-34-



/ A 10g/t 

口 20g/Q

マ 50g/Q

100 

10 

(
切
¥
叫

E)
。υ七一凶

ハ
UA

U
 

Y
E
E
A
 

ハ
UI
 

KdCa (mQ/g) 

砂のCo-Ca交換等温線20 図 2.

(C 0 ・Ca"砂系，国液接触時間 15min)

ム ω=O.lg/Q

O O.2g/Q 

口 0.3g/Q 

マ 05g/t / 

井ぷγ‘. 1.5g/Q 

• 2.0g/Q 

T 3.0g/Q 

104 

103 

102 

102 

(
切
¥
叫
日
)
。

υ℃
凶

104 103 

KdCa (mQ/g) 

ベントナイトのCo-Ca交換等温線 (C0 ・Ca・ベントナイト系)

F
h
d
 

n
d
d
 

2 1 図-2. 



/

O

ム

・

ω

0

・-/

ザコLVM 

• • • • • • • 
• 

102ト

ト

103 

(
切
¥
司
自
)
。

υ七一凶
hrs 

pH 6.8-8.0 一一-KdCo=4.3 (Kdじa)0.80 

(t=15minのデータの
:fi主小2 来ì1~による)

q
J
 

A
U
 

--

よ
102 

KdCa (m.e/g) 

10 
10 

カオリンのCo-Ca交換等温線 (C0 • C a ・カオリン系)22 図 2.

104 

/
 《

O
J
H
J
 

d
m
 戸

o pH6.7-7.4 
ω=O.l-:3g/e， ト

一

• pH5.5-6.2 

103ト

トー

(
凶
¥
司
自

)
3甘
凶

i i 
103 

102 

102 104 

IζdCa (m.e/g) 

ベントナイトのCo-Ca交換等温線に及ぼすpHの影響

-36-

23 図 2.



また，同様な実験をべントナイトのSr-Ca交換等温線に対しても実施した。 Srの場合は，

Coと異なり広範なpH領域で、Sr2+のイオン形であるため， NaHC035Omg!Iに HClを滴下して溶

液pHを 5---6の酸性側に調整する系の他に， NaHC03の替わりにNa2C0350mg/l溶液を使用し，

溶液pHを 9---10のアルカリ側に調整した系においてもSr-Ca交換等温線を描いた。その結

果を図 2.24に示す。この図から，広範なpH領域で同ーのSr-Ca交換等温線が得られるこ

とから選択係数はpHに依存しないことがわかる。従って中性のpH付近で得られたkcasr 

=1.1は，酸性側でもアルカリ側でも適用できると結論することができる。

なお，亜鉛に対しては， pHの増加とともに選択係数も増加するという報告もあるが39)

，本実験では選択係数のpH依存性は認められなかった。

b.共存イオンの影響

Ca以外の共存陽イオンの交換等温線に及ぼす影響を検討するために，ベントナイトのCo

-Ca交換等温線を対象として， Mg2+イオンが共存する 3成分系のCo-Ca交換等温線および

Mg2+， Na+ ， K +等の主要陽イオンがすべて共存する水道水を用いた系のCo-Ca交換等温

線をCo・Ca2成分系の交換等温線とともに図-2.25に示す。この図から，種々の陽イオン

が共存しても， Co-Ca交換等温線は変化しないことがわかる。また KCaC。値同様に，

kcaMgやKMgC。も他の共存イオンに関係なく一定値を示した。このことは，ある 2成分間

の選択係数は他の共存イオンの種類や濃度に依存しない一定値を有することを示す。

なお，固相への吸着率等によって選択係数が変化するという報告もあるが38)-41)本

実験の範囲では選択係数は変化しなかった。

以上の結果から Kdが測定条件である固液比と周辺環境条件であるpHや共存イオンの

影響を大きく受けたことと比較すると，選択係数はそれらの条件には依存することがなく，

安定な吸着指標となることがわかった。そこで，以後の試験結果は，従来から吸着指標と

して頻繁に使用されているKdの他に選択係数についても整理することにした。

(3)カラム試験によるCoの吸着・移行特性

(1)， (2)では，バッチ試験によって，べントナイトによるCo吸着が国相表面のCaやMgと

のイオン交換反応に起因し，さらに，砂やカオリンによるCo吸着にはイオン交換反応以外

の反応も作用することを明らかにした。 CoはCo2+というイオン形以外の化学形態もとりう

るため，単純なモデルでは吸着現象を十分に表現できないことが近年徐々に明らかにされ

てきた山一山。しかしバッチ試験結果から想定されるような複数の吸着機構を同定す

ると同時に，各々の機構に対して個別のモデルを構築した例はほとんどなく，被吸着質の

液相濃度分布データだけに基づき吸着モデルを並列的に結合し，破過特性を説明した研究

があるにすぎない日〉 10)O ここでは，複数の吸着機構が作用すると想定される弱アルカリ

性水溶液中のCoを対象として，飽和砂層を用いたカラム試験を実施し Coの破過曲線を測

定するとともに，砂層内におけるCoの濃度分布を溶出試験を通して直接測定することによ

り， Coの吸着形態を把握した。さらに，その結果に基づ、いてCoの吸着モテールを検討した。

a. コバルトの地中移行剤師式
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飽和砂層中の成分 iの1次元移流拡散式は，式(2.13)で与えられる。ここで，この式中

の固相濃度Qiは，後述するカラム試験結果を踏まえ，イオン交換反応に起因する可逆吸

着による成分Qriとそれ以外の成分Qi riの2成分から成っていると仮定すると，

Qi =Qri十 Qi r i (2.20) 

となる。 Qr iに寄与する可逆吸着反応であるイオン交換反応として， Sr2
+の場合と同様に，

C02+と同一原子価を有し，砂表面の主要交換性イオン成分となっているCa2+，Mg2+を対イ

オンと考える。すなわち，イオン交換平衡は式(2.21)， (2. 22)で示される。

C02+ 十 Ca-R Co -R 十 Ca2+ (2.21) 

C02+ 十 Mg-R Co -R 十 Mg2+ (2.22) 

上式からCa2+に対するC02+の選択係数Kc ac oおよびMg2+に対するC02+の選択係数KMgcoは

それぞれ式(2.23)， (2. 24)で表現される。

QCo・CCa Kd Co 
KCa Co (2.23) 

CCo・QCa Kd Ca 

QCo・CMg Kd Co Co KMg IIg (2.24) 
CCo・QMg Kd 

ここに， Qco: Coの岡相濃度 (MM-1
) ， CCo: Coの液相濃度 (ML -3) 

式(2.23)， (2. 24)からCa，Mgの聞には，式(2.8)が成立する。

Q i riに寄与する反応に対しては，内田らのモデルと同様にへ可逆吸着に相対する不

可逆吸着を表現する式で最も簡単な液相濃度に関する一次反応式を適用すると，

。Qi r i () 

-一一一=k i - C i (2. 25) 。t ρb 

ここに， ki 成分 iの不可逆吸着に関する反応速度定数 (T-1
)

式(2.20)，(2.23)， (2.24)， (2.25)を式(2.13)に代入しさらにCo，Ca，Mgを成分1. 2， 

3で表示すると， Coについては式(2.26)，Caについては式(2.16)，Mgについては式(2.17)

が得られる。

dl OCl OCl o2 Cl 
(() +ρb  一一一一) 一一一一十V一一一一二()D -一一一 -A1 (()十 ρb Kd 1 ) C 1 

g ot OX  OX
2 

ρb OC2 OC3 
kl ()Cl -一 (d2 一一一十 d3 一一一) (2.26) 

g o t o t 

式(2.26)からわかるように，式(2.25)を不可逆吸着に適用することは，放射壊変が回液相

の両相で起こることに対して，液相だけからの一種の壊変に相当するとみなすことができ

る。ここでは，非放射性Coを被吸着質に用いたため，すべての成分の崩壊定数をゼロとし

た。また， CaとMgに対する不可逆吸着に関する反応速度定数はゼ、ロとした。

固相へのCoの全吸着量は， Coの液相濃度C1 ，分配係数Kd1 ，不可逆吸着に関する速

度定数k1 が算定されれば，式(2.27)で表現される。

Ql =Kd1Cl十 fk 1 C 1 d t (2. 27) 

初期条件および境界条件は後述するカラム試験条件を踏まえ， Srの場合と同様に設定した。

一39



b.カラム試験の方法

カラム試験に供した試料は， Srの場合と同様に，表 2.2に示した粒径が0.15'""0.30阻の

砂(豊浦標準砂)である。

カラム試験の方法もSrの場合とほぼ同様である。ただし Coの吸着形態を把握するため

に，図-2.26に示すように，カラム試験終了後にカラムを充填砂とともに 1cm間隔に切断

した。その後，可逆吸着による間相吸着量を測定するためにO.lN CH3COONH4溶液を用い，

また，全国相吸着量を測定するためにO.lNHCl溶液を用いて固相からのCoの抽出操作を行

った。ここで， CHaCOONH4によって溶出されるCoを可逆吸着成分とし HClによって溶出

されるCoを全吸着成分とした。従って，両方法によって溶出したCo濃度の差が正味の不可

逆吸着成分となる。抽出操作は，あらかじめ含水比を測定したカラム吸着試験後の鉛直方

向に分割された湿潤充填砂を乾土で19となるように三角フラスコに採取し 20.tの抽出溶

液を加え24h振とうした。その後， 0.45μmメンプランフィルターを用いて固液分離し

溶出Co濃度を測定した。湿潤砂には間隙水も含まれているが，含水比，充填密度， Coの固

液相濃度から判断すると，間隙水中に含まれるCo濃度は無視で、き， CH3COONH4で抽出可能

なCoは交換性Coすなわち可逆吸着成分， HClで抽出可能なCoは交換性Coと非交換性Coの和

すなわち可逆吸着駒?と不可逆吸着成分の和とみなすことができた。

試験ケースを表-2.6に整理する。ただし Co溶液にはRun4を除き， pH調整のために

NaHC0350mg/l溶液を共存させた。そのため，流出水pHはRun4では弱酸性を示したのに対

して，その他のケースではpH7 '"" 8の中性~弱アルカリ性となった。 Run1 '""3では共存

Ca2+イオン濃度の影響， Run 4ではpHの影響， Run 5および6では砂層厚の影響を検討し

た。 RunS-l， S-2では，充填砂層内のCo濃度分布を測定するために， Run 2と同一条件下

で，総流出水量QがCo破過点付近のQ=100.tおよび十分にCoが破過するQ=1000.tで、Co

溶液の通水を停止しカラムを解体した。

T
'
一

L
而X

 

一水比
O. lN CH3COONH4溶液による抽出

砂層

(φ1.6cm x L) O.lN HClによる嫡出

フラクシヨン
コレクター

Co溶液

図-2.26 Coのカラム試験と砂層の分割
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Coカラム言明倹ケース6 表-2.

流出水pHダルシ一読縫
V(岨!h)

間際率
。(一)

酬曹厚
L(叫

溶液n
u
 

Hu 

nwu 

7.4~8.0 
1号、J7.6
7.4~7.5 
5.2--6.3 
7.2~7.9 
7.2~7. 7 

n
u
n
u
n
臼向。，
i
a
q

弘

am品
川
品
処
処

的
悩

m却

m却
幻

州

制

調

n
u
n
u
n
u
n
u
n
u
n
u
 

10.3 
10.5 
10.1 
10.2 
3.5 
7.0 

NaH∞s抑昭/1
NaHCOa日回/1
NaHCOa抑 Ig/l

NaHl叩s日凪/1
NaH叫日回/1

町
叩
刷
協
即
時

九
凶
九
凶
九

M
h
h
h

Co 5mg/1， 
Co 5mg/1， 
Co 5n疋/1，
Co 5n疋/1，
Co 5mg/1， 
Co 5mg/1， 

'
I
円

4
q
o
a
q
F
h
d
p
o

NaHCOa抑留/1
削除虫凪/1

Ca1句/1，
Ca1伽Jg/l，

S-1 ・1Co 5mg/1， 
S-2・2Co 5mg/1， 

6.8~7.4 
6.8~7.6 

25.0 
25.。0.43 

0.43 
10.0 
10.0 

Q= 1似>ms
Q=1α伽 S

総流出水量
総流出水量• 2 

カラム試験の結果とモデルの適用

1) Coの破過曲線

C. 

Run 1 "'-'3のカラム試験結果をそれぞれ図 2.27，2.28，2.29に示す。図中には， Coの破

過曲線とともに共存Ca，Mgの流出曲線も示すOこれらの図から共存Ca濃度の増加によっ

これらの図において， Coの流出濃度が最終的に流入濃

これはSrとは異なり， Co特有の破過パターン

Caに対しては流出濃度と流入濃度は最終的に一致した。

図 2.27，2.28，2.29には， Coに対しては可逆吸着モデル(イオン交換反応モデル)と不

可逆吸着モデルとを並列的に扱った並列モデル(式(2.26))を， Ca，Mgに対しては可逆吸

着モデル(式(2.16)，(2.17))だけを用いた解析結果を実線で示す。これらの図から，共存

Ca濃度に関係なく KcaCO二1.6，

てCoの破過が早まることがわかる。また Co溶液の流入開始と同時に，まず'Mg.次いでCa

の流出濃度が順次増加し Coの破過開始によって，それらの濃度が減少することも認めら

この傾向は，流入溶液がSrの場合と同様で、ある。これは，流入溶液中の主要元素で

あるCo.Caと既に砂表面に吸着しているCa.Mg (交換性Ca.Mg)との聞のイオン交換反応

に起因すると考えられる。さらに，

度の80%程度にしか達しないこともわかる。

である。一方，

れる。

kcoニ 3X 10-4 
S-lと設定することによ

って， Run 1 "'-'3における 3元素の流出挙動を同時に表現できることがわかる。すなわち，

Coに対しては並列モデル， Ca.Mgに対しては可逆吸着モデルが成立するといえる。なお，

q CaOとqllllOは，表-2.3に示した0.1NCoC12溶液を用いたときのCa，Mg溶出量に基づき，

分散係数Dは非吸着性である塩化物イオンの破過曲線(表-2.4，Run 5)から求めた。その

他のパラメータは試験条件に基づき設定した。

Run 4の試験結果を解析結果とともに，図-2.30に示す。 Run4では， Run 1 "'-'3と異

Kcallll=0.8 ， 

Kcaco=0.5， KCallll=0.4， kco=Oと設定した場合，見かけ上実測値と一致し

た。ここで，選択係数が減少した理由は.NaHC03濃度がゼ、口であるためにpHが低下し砂

の陽イオン交換容量が減少したためであると考えられる。また，このフィッティングは，

選択係数を変化させずにqCaOとqllllOをそれぞれ減少させることによっても可能であり，

‘，A
 

an-a 

なり，



ハリ)
 

(
 

叶
〈
リ

Q (ml) 

ハH
V

ハリQ
J
 

1200 

図 2.27 Co， Ca， Mgの流出曲線 (Ru n 1) 

ハリハH
v

p
hリ

ハリ)
 

(
 

「
J 2 0 0 O G  

θ 

100 

Co 

Ca 

6， Mg 

解析結果

KcaCo= 1.6 

KCa
M

!l=0.8 

kco = 3 X 1O-4s-1 

D= 1 x 1 0 -2crn2/s 

400 

ハリ

(
{
¥
ヴ

ωミ
)

u 
200 

」ハリ

ハリ

300 

Q(ml) 

日リハ
υ

日
叶
d 1200 

図 2.28 Co，Ca，Mgの流出曲線 (Run2)

-42-



口 Co

o Ca 

1200r 

)
 

(
 

(
 

ー

80() 

Mg ど〉

解析結果

Kca Co= 1.6 

Kcal¥1l(=0.8 

(
 

ρ
h
v
 

云
¥
ヴ

ωミ

)υ
kco= 3 X 10-4s-1 

D= 1 x 1 0 -?cm2/s 

400 

200 

o 
o 1200 ハリ(

 

n
H
d
 

(
 

ハリ
・
)(
 

)
 

(
 

)
 

(
 

i
 
，、

Q (1111) 

Mgの流出曲線 (Ruo3)C a. C o. 2 9 図 2.

O 

[] Co 

O 
O 

一一一一一一寸一一一一一一一一一T一一一一

O O O 

)
 

(
 

ハリ

)
 

)
 

(
 

「J

o Ca 
Mg 

解析結果

ど〉
400 

~ー-<

¥¥  

ヴ
ω 
とえ ]()O 

、ーー，〆

Kcaco=0.5 

Kcal¥1麿=0.4

kc，， =O 

20() 

ハリ)
 

(
 

'
l
A
 

u 

五
リ

ハH
V

1200 900 ハ
υ

ハリfo 
300 

Q (1111) 

Mgの流出曲線

(Ruo4.選択係数によるフィッティング)

内
べ

u
aaa 

C a. C o. 3 0 同一 2.



=0.4μeq/g qMgO =1.5μeq/g. q CaO kcaMgこ 0.8KCa
co=1.6 Run 4の場合，

このようと設定しでも図 2.31に示すように実測値にフィッテインク守することができた。

Rhueらも指摘している 16)に，選択係数と楊イオン交換容量とが密接に関係することは，

この場合，前述したように，選択係数はpHには依存しないことを踏まえると， Run 4に。

qMgO が減少したと解釈する方が妥当でおいてpHの低下に伴って反応に関与する qCaO • 

pHが低下したことに伴

いCoの化学形態がすべてC02
+となったためであると推定される。これらの結果から.Coの

砂への吸着機構は，酸性領域では可逆吸着機構であるイオン交換反応，弱アルカリ性領域

あろう。一方，不可逆吸着に関する速度定数がゼロとなる理由は，

では可逆吸着機構であるイオン交換反応と不可逆吸着機構の両方が作用することが明らか

になった。それぞ、れの反応を表現するパラメータが，選択係数と不可逆吸着に関する速度

定数である。

Run 5.6の試験結果を解析結果とともに図-2.32および図-2.33に示す。これらの図と

流入溶液組成が同じ図-2.28から，選択係数ならびに不可逆吸着に関する速度定数は砂層

厚に関係なく同一の値を示すことがわかる。

2) Coの砂層内分布

Run 2と同じ試験条件で，総流出水量Qが 100alと1000・2の時点でCo溶液の通水を停止

し砂層内分布を測定したRunS-l， S-2の結果を図-2.34と図-2.35に示す。図 2.34は

Q=  100alのときの結果で，図 2.35はQ=1000・2のときの結果であり.Coに関する可逆

吸着量q rCo .不可逆吸着量q i rCo，総吸着量qcoをそれぞれ示す。図中の実線は. (3) 
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a.で述べたモテ'ルによる解析結果である。これらの図から実測結果と解析結果とはよく

一致することがわかる。すなわち，弱アルカリ性領域のCoの砂への吸着機構は NH4+ イオ

ンで交換可能な可逆吸着機構であるイオン交換反応と rイオンで溶出可能な不可逆吸着

機構が同時に作用することが明らかになった。また，これらの図から比較的初期には可逆

吸着反応が主に作用するが，その後徐々に不可逆吸着反応が作用していくことがわかる。

このことは， Run 1， 2， 3， 5， 6の破過曲線からもわかる。

R上の結果を踏まえると， Coの不可逆吸着機構は， Run 4のように溶液pHが弱酸性の場

合は発現しないこと，さらに HClを用いた抽出操作によって固相から脱離することから判

断すると， Coの溶解・沈殿反応に起因することが予想される。これに関連して，本カラム

試験のCoの流入濃度では， pH 8'"'"-'8.5 R上の条件にならないと水酸化コバルト CCo(OH)2) 

の沈殿物は生成しないが24) 硫酸アルミニウムによる凝集処理によって， pH7付近から

Coが生成した水酸化アルミニウムに吸着され，液相から除去されることが確認された47)

。丹保らによれば48) このようなpH領域ではCoの加水分解が起こるが，不溶化までには

至らない溶解性コロイドの形態になると推定している。

近年，同液相聞の溶質の分配に関して単一の吸着等温線を用いるだけでなく，同相を幾

つかの吸着サイトに区分し，各々のサイトに対して個別の吸着モデルを適用した多段吸着

モデル山，イオン交換反応モデルに可動水・不動水モデルを組み入れたモデル37)38) 

選択係数の濃度依存性を考慮したモデル36)-38) 等が提案されている。しかしどのモデ

ルにおいても固相の吸着形態を直接区分した例はない。今回はCH3COONH4とHClによる抽

出操作を併用して固相の吸着形態を分別した。その結果，今回実施した弱アルカリ性領域

におけるカラム試験の範囲では， Coの化学形態としてイオン態のCo2
+とCo2

+の加水分解生

成物とが共存しそれぞ、れのCoの化学形態に対応する吸着モテソレとして， 3種のイオン聞

の可逆的なイオン交換平衡モデルと一次反応式に基づく不可逆吸着モデルが適用できるこ

とがわかった。

上述のように，コロイド、態のCoの砂層中の移行を抑止するCoの不可逆吸着に関しては，

従来よりろ過理論が適用されている 50〉 53}O 特に， Ogawaらは53) 土壌徴細粒子に吸

着したCsの海岸砂中の移行を可逆吸着反応を無視し一次の不可逆反応式を用いて解析し

たが，そのモデルは本モデルにおけるイオン交換反応を無視したモデルと一致している。

しかし一般にろ過方程式の中のパラメータであるろ過係数(阻止率)は，懸濁粒子や充

填砂の種類の他に，懸濁粒子の抑留量(一種の吸着量)とろ過速度によって変化する。本

試験条件では，流入Co濃度および詐U車はほぼ一定であるために，不可逆吸着に関する速度

定数はどのケースにおいても同じ値となったが，ろ過係数同様，流速等の条件が変化すれ

ば不可逆吸着に関する速度定数も変化することが予想される。これらのことを踏まえると，

不溶性の水酸化物を含めた加水分解生成物の土壌中での詳細な吸着・移行機構をろ過理論

や近年注目されている表面錯体モテソレ54) 等を適用することによって，一層明確にしてい

くとともに，広範な適用性を有する吸着モデルを構築することが今後とも必要であると考

えられる。
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2. 3 不飽和ローム層を対象としたフィールド試験による無機陽イオン種の吸着・移行

2. 2では，室内におけるバッチ試験やカラム試験によって. SrとCoの吸着特性を検討

した。本節では，不飽和ローム層を対象としたフィールドトレーサ試験によって，土中水

を模擬した非吸着性トレーサの降下浸透特性および放射性核種を模擬した吸着性トレーサ

の移行特性を検討した。ここでは，土中水の移動を追跡するためのトレーサとして重水お

よび~Br一イオンを使用し，放射性核種の移行を追跡するためのトレーサとしてSr， Co， Csの

安定同位元素を使用した。

浅地層処分施設周辺のような不飽和層を対象とした物質移行に関するフィールド試験は，

非吸着性トレーサの移行に関しては，諸外国では3H等の人工放射性核種をトレーサとして

土中水の降下浸透速度，分散係数を求めている例があるが55)56) 国内においては環境ト

リチウムをトレーサとして用いた研究57)58)があるにすぎない。さらに，吸着性トレーサ

の移行に関しては，国内では Maharaら59)60)が長崎県西山地区で行った長崎原爆由来の

土壌中のフォールアウト核種を利用した移行速度の測定例および奈津ら61)の茨城県内で

のフォールアウト90Srの測定を除いてはあまり実施されていないのが現状である。また，

放射性核種と土壌との吸着特性を表現する分配係数Kdに関して，フィールドデータと室

内試験データとを比較した例としては，カナダ ChalkRiverサイトでの90Srあるいは85Sr

を対象とした帯水層中移行速度の測定結果と室内バッチ試験結果との比較62)63) 西ドイ

ツ北西部における表層土壌中のフォールアウト 90Srおよひ(I37Csの測定結果と室内バッチ，

カラム試験結果との比較64)等がある。それによれば， Chalk Riverサイトの砂質土に対

してはフィールドデータと室内バッチ試験結果とが一致することが報告されているが，西

ドイツ北西部における表層土壌に対しては，フォールアウト観測データと室内カラム試験

結果とは一致するが室内バッチ試験結果はそれよりも大きな値を示すことが報告されてい

る。国内では，フィールドでの放射性核種の使用は難しいため，大型カラムに直接未撹乱

土壌を採取し室内で実験を行い，その結果をバッチ試験結果と比較した例がある65)。

本節では，従来室内におけるバッチ試験やカラム試験によって行われてきた吸着性およ

び非吸着性トレーサの移行速度をフィールドにおいて測定しそれらの移行特性を比較す

ると同時に，吸着性トレーサは安定同位元素であるが，その深度別の詳細な固液相濃度分

配比からKdや選択係数に代表される吸着係数を測定し室内バッチ試験から求められる

吸着係数と比較・検討した。両者の結果に差異がなければ，フィールド試験を実施しなく

ても室内試験だけによってトレーサの移行挙動を評価できることになる。

2.3.1試験サイトの概要

未造成の関東ローム台地を 5，OOOnl程度整備・造成し試験サイトとした。試験サイトの

レイアウトを図 2.36に示す。本試験に先立ちボーリングによる地質調査，試験サイト内

土壌の物理化学試験等を行った。その結果によれば，本サイトは上位より立川・武蔵野ロ

ーム層 CGLO'"'-'-4m) ，常総粘土層 CGL-4"-'-lOm.上部粘土層，中部砂層，下部シルト層

からなる)，成困層 CGL-IOm'"'-')から構成され，地下水位はGL-lOmfサ近に存在することが

わかった。図 2.37に本サイト内土壌の物理化学特性の深度方向の分布を示す。また，測
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表-2. 7 土壌の物理化学的性状の測定方法

項 目 測 定方 法

比 重 JIS A 1 202 

粒度分布 JIS A 1 204 

湿潤密度，体積 JIS A 1 2 0 3， 
含水率，間隙率 JSF T 191 

陽イオン交換容量 lN (CH3C00)2Ca置換，
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定方法を表-2.7に示す。

なお，今回のフィールド試験ではトレーサの降下浸透が表層4叫i内に限られたため，ロ

ーム層をトレーサの移行媒体として取扱った。

2.3.2フィールド試験および室内バッチ試験の方法

既往のフィールド試験方法を踏まえ，不飽和層における非吸着性および吸着性トレーサ

移行に関し，自然降雨条件下でのフィールド試験を実施した。これは，地表面での蒸発散

および降雨の影響を直接受けるような条件下での不飽和層中の土中水の浸透特性および模

擬核種の吸着・移行特性を把握するために，地表面にトレーサ混合溶液を瞬時に散布し

散布地点の鉛直下方の土壌および土中水を採取・分析する試験である。

また，吸着性トレーサの降下浸透特性を評価する際に必要となる吸着係数に関しては，

フィールド試験で得られた結果の妥当性を確認するために，実験操作が簡便なバッチ吸着

試験を実施した。

(1)フィールド試験の使用トレーサとその投入方法

フィールド試験では，図-2.38に示すようにトレーサ散布後10日， 30日， 90日， 1808， 

270日および 360日の未撹副a土壌サンプリング地点(計6地点)， GL-20cm， -30cm， 

40cm， -50cm， -60cm， -70cm， -80cm. -90cmおよび、-100cmの土中水サンプリング地

点(計9地点)を平面的に配置し各地点において表層からトレーサ溶液を瞬時に散布し

た。散布方法を模式的に図 2.39に示す。図 2.38中には中性子水分計を挿入し土壌水

分量の鉛直分布を測定するためのボーリング孔の位置も示す。

使用したトレーサは，非吸着性トレーサには重水および~NaBrを，吸着性トレーサには非

放射性Sr.Co.Csの硝酸塩を用いた。トレーサの投入濃度および投入溶液量は，土壌中のト

レーサのバックグラウンド. CECおよび水分量を考慮して決定した。表 2.8にそれらを整

理して示す。

表-2. 8 使用したトレーサとその散布方法

ト レ 一 サ 濃 度 散布溶液量 散布方法

1 mol/1. 4f 
CO(N03)2 ・6H2日

(421OOmg/ f as Co) 

1 mol/1. 4f 
Sr(N03)2 

(6260Omg/ f as Sr) 
混合溶液として 瞬時に散布

1 mol/1. 4 f 
CSN03 1. 4 f 

(9490Omg/ f as Cs) 

D20 10指

200皿 ol/1.4f
NaBr ( 3300 mg/ f as Na) 

(11400 mg/f as Br) 
L 一一
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表-2. 9 吸着性トレーサの成分とその分画方法

液相成分 固相交換性 固相非交換 ノくックグラ
成分 性成分 ウンド成分

脱イオン水抽出

lN NH4Cl抽出 -'・

フッ酸分解 トレーサを含む
、

あるいは
放射化分析 トレーサを含まない 1・

aaa 

F
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(2)フィールド試験におけるトレーサの濃度分布測定ための試料採取方法とその分析

フィールド試験における土中水中および士壌中のトレーサ濃度分布を把握するために，

図-2.38に示した土壌サンプリング地点では，ブロックサンプリングによる未撹説土壌の

採取を行い，また土中水サンプリング地点では，各深度ごとに埋設しであるポーラスカッ

プを通してハンドポンプによる減圧によって土中水の採取を行った。すなわち，液相中の

トレーサ濃度分布は，ポーラスカップを通しての減圧抽出法と未撹説土壌からの水抽出法

の2方法で得られる。試料採取方法を模式的に図-2.39に示す。

未撹説ι土壌の採取にあたっては， トレーサの鉛直 1次元濃度分布を測定する場合には，

図-2.39に示したような径20cm.高さ20cmの塩化ビニール製パイプを順次貫入し間隙率

等の土壌構造をできるだけ変化させないようにサンプリングを行った。また， トレーサの

水平方向の広がりも測定する場合には，矩形の木製採土器を用いて 1次元方向のサンプリ

ングの他に水平方向を含めた 2次元的な未撹説土壌のサンプリングも行った。このように

採取した未撹甜土壌試料は，脱型後数cm間隔に切断し， トレーサの濃度分析に供した。

非吸着性トレーサの分析に関しては，重水に対してはガスクロマトグラフ法に基づく北

光式全自動分析計を用い66) • Brに対しては水試料の場合電位差滴定法，土壌試料の場合

中性子放射化分析法を用いた。

吸着性トレーサの分析に関しては，その形態を液相成分，固相交換性成分および固相非

交換性成分の 3成分に区分することにした。すなわち，土壌から脱イオン水によって抽出

される成分を液相成分. lN塩化アンモニウム (NH4Cl)溶液によって抽出される成分から液

相成分を除いた成分を回相交換性成分，フッ酸分解や放射化分析によって得られる全量分

析成分から固相交換性成分と液相成分を除いた成分を固相非交換性成分とした。トレーサ

の液相成分と困相交換性成分分析のための抽出操作は以下の手順に従った。

①あらかじめ含水量を測定した試料生土をふた付遠心管に採取する。

②これに液相成分分析の場合は脱イオン水，固相交換性成分分析の場合はlNNH4CI溶

液を加え激しく振とうし. 1昼夜放置する。

③再び遠心管を一定時間振とうした後，遠JL'、分離を行う。

④上澄液を分析に供する。

分析方法としては. CO. Csは原子吸うおt度法CAA).Srはプラズマ発光分析法CICP).地下

水中の共存イオンであるCa.Mgは原子吸光光度法.Na. Kは炎光光度法を用いた。一方，

固相非交換性成分を区分するための全量分析は，土壌試料を乾燥後分析精度を考慮して，

Srはフッ酸分解後プラズマ発光分析を行い. CO. Csはそのまま放射化分析に供した。

上記の方法によって得られる分析結果から，表-2.9に示すように，液相成分濃度，固相

交換性成分濃度および固相非交換性成分濃度を算出することができる。ただし固相非交

換性成分のうち一部はバックグラウンドとして存在する成分もあるので， トレーサ散布地

点以外であらかじめ土壌の全量分析を行い，吸着性トレーサであるSr.Co.Csのバックグラ

ウンド濃度を測定した。その結果，表層ローム層中にはSrは20，.，.，，60μgjg.Coは20，.，.，，30μ

gjg • Csは1""'"3μgjg含まれることが判明した。
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なお，吸着性トレーサに対しては，本試験期間においてはその移動が小さく，大部分が

表層付近に存在したため，ポーラスカップによる土中水サンプリング法は，今回は有効な

方法にはならなかった。

(3)室内バッチ試験方法

フィールド試験と比較・検討するためのバッチ試験は，図 2.1に示したフローに従って，

ある一定濃度の吸着性トレーサとして使用した非放射性Sr，CoあるいはCs溶液に所定量の

風乾した表層ローム試料(O. 1'"'-' 20g/1)を添加し十分な固液接触を行うために 6日間

マグネチックスターラーで撹拝した。その後0.45μmメンプランフィルターにより固液分

離を行い，液相濃度変化から吸着量を算出した。ここでは，吸着係数としてKdと選択係

数を選び， Kdについてはトレーサの吸着量とその液相濃度との比を，選択係数について

は各トレーサのKdと共存CaのKdとの比を求めた。

2.3.3非吸着性トレーサの降下浸透特性

(1)重水およびBr一イオンの液相濃度分布

ブロックサンプリングによる未撹説a土壌試料を水抽出することによって得られた土中水

中の重水および:Br~ イオン濃度の鉛直濃度分布を図 2. 40(a)， (b) に示す。図~2.40(a) は重

水投入後38，91，189，270，360日日の結果を示す。これらの分布の経時変化から，重水が鉛

直下方に分散しながら浸透することがわかる。また， 1年後の重水濃度ピーク深度は約

1. 2 '"'-' 1. 3mに達した。図~2.40(b) はBr~ イオンの鉛直濃度分布を示す。この図からもBr~

イオンが時間の経過とともに鉛直下方に分散しながら浸透することがわかる。

従来より水素の同位体である重水素あるいはトリチウムをトレーサとした重水， トリチ

ウム水の破過曲線と陰イオンであるCl~ ， Br あるいは Iーの破過曲線とを比較した研究

が数多くある 55〉56〉67}6930 しかし多くの場合陰イオンの方が重水素やトリチウムよ

りも先行する。これは，土壌のもつ負荷電に起因する陰イオン排除 Canionexclusion)， 

重水素あるいはトリチウムの同位体交換反応等によって説明されている。しかし本フィ

ールド試験結果によると， Br一イオンの降下浸透速度は重水と比較すると遅く， 1年を経

過してもピーク濃度深度は約90cmまでしか達しなかった。これは， Br イオンの降下浸透

の遅延，すなわちBr~ イオンの土壌への吸着を示唆するO

そこで表層ローム層を対象としてCl飽和NOa抽出による陰イオン交換容量 Canionex 

change capacity， AEC)の測定およびX線分析による粘土鉱物の同定を行った。その結果，

ローム層のAECは 6.6 meq/100gと大きく，また結晶性鉱物をほとんど‘含まないことが明

らかになった。さらに， Higashiらの方法70) によって，関東ローム層に多いとされてい

る非品質の水和ケイ酸アルミニウムであるアロフェン(allophane)の含有量を測定した結

果，ア口フェンが約25%含まれることが判明した。これらのことからア口フェン含有量が

大きく， AEC が大きな土壌に対しては，土中水のトレーサとしてはCl~ ， Br 等の陰イオ

ンよりも重水やトリチウム水の方が適しているといえようo

(2) 1次元解析解による重水およびBr一イオン濃度分布シミュレーション

溶質の地中移行に関する支配方程式を 1次元で表わすと，土壌水分量が一定である条件
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下では，成分 iについては式(2.13)で表現される。さらに，放射崩壊を無視し吸着モデ

ルとしてへンリ一式を用いると，式(2.19)となる。ここで，式(2.28)で表現される遅延係

数Rfを導入すると，式(2.19)は式(2.29)となる。ただし，鉛直下方への浸透という現象

を考慮して，式(2.29)では座標成分を Zとした。

Rf = 1 +ρb ・Kd/0= 1 + (1 -f)ρ ・Kd/0 (2.28) 

oC V/θ OC D o2 C 
二 一一一一・一一一一 十 ・一一一て一 (2.29) 

ot Rf OZ  Rf oz2 

ここに，f:間隙率〔ーし ρ:真密度 (ML -3) 

試験条件を考慮して，式(2.29)を次に示す初期および境界条件で解くことにする。

C (z， 0) =0 

C (z， 0) =M/O・δ(z)

C (∞， t) = 0 

(2.30) 

ここに， δ(  z) = 1 imδm( z)二 1/ m ( 0 < z < m， m> 0 ) 
m→O 

二 o (z孟m)
= 

M=  J 0 C (z' ， t) d z' 
O 

この場合，次式で表わされる解析解が存在する 71)72)。

M/0 (z-(V/O/Rf)t ) 2 

C (z， t) __，___.__ exp {- } (2. 3D 
J正-ir(D7Rlfi 4 (D/Rf) t 

厳密には水平方向の拡散もあり，単純に 1次元化することはできない。しかし未撞乱

土壌採取をトレーサの散布地点の中央付近で実施したこと，また水平方向の拡散係数が後

述するように1O-6cm2/s程度の小さな値を示したことから，本フィールド試験で得られた

実測値に対しては式(2.3Dで近似的に評価できることがわかった。

図 2.40中には，式(2.3Dから求めた曲線も描いた。その入力条件は以下の通りである。

V/0=1.2 m!yr， D= 1 XlO-5cm2/s，θ=0.6， f =0.8 ，ρ=2.75 g/cm3 

Kd 二 o ml/g (重水)

=0.5ml/g (Br-) 

M/Moニ 0.12 (重水)

= 0.54 (B r-) 

ここに， Mo 投入トレーサ量 (M)

上記の入力値のうち 0，fおよびρは図 2.37に示した実測値に基づきローム層の平均

的な植を用いた。特に，。は挿入型中性子水分計による測定結果から，経時的な変化はほ

とんど認められなかったために一定値とした。 Mは各深度の実測濃度に水分量を乗じた値

の鉛直方向積分値，すなわち分析されたトレーサ合計量であり， M/Moは回収率に相当

するものである。ただしここでのMには水平方向の濃度駒子は含めないことにする。重

水およびBrのM/Moを表 2.10に示す。この表から経過日数によってM/Moは若干異

なるが，重水に対しては10----20%程度， Brに対しては液相濃度分布からKdを 0.5ml/gと
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解析結果
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仮定すると， 40--60%程度となる。式(2.31)に入力するM/Mo値としては，鉛直濃度分

布の形状が明確であり，かっM/Mo値が平均値に近い91日目の結果を用いた。 V，D， 

Kdは実測値と最も適合するように一定値を与えフィッティングした。

図 2.40では降雨量と蒸発散量の季節的な変化，すなわち有効浸透量の季節的な変化は

ある程度認められるが，このフィッテイングにより V，D， Kdを一定としても実測値と

解析結果とが概ね一致した。すなわち，重水の降下浸透速度 (V/ ())は1.2m/yr， Br 

イオンのV/()は 0.83m/yr，Dは重水， Br-イオンとも 1X 1O-5cm2 /s程度となること

がわかった。また近年，土中水の浸透が一様ではないとして可動水と不動水に区分する多

成分流れモデルが開発されているが13)14) 図 2.40では実測値の顕著なテーリングは認

められない。そのため本フィールド試験のように，降下浸透速度が室内カラム試験と比べ

て非常に遅い場合には，式(2.31)で表現される l成分流れモデルが十分適用できると考え

られる。 Br一イオンの土壌との反応は， Kdを 0.5ml/gと設定するだけで現象を見かけ上

うまく表現できた。このBrのKdが 0.5ml/gという値は，飯村15) とGebhardtら16) がア

ロフェン質土壌に対して得たBrと同じハロゲン元素であるClの吸着等温線から算出したCl

のKd値の範囲内となった。

一方，ポーラスカップを通じての土中水サンプリングによる重水濃度の各深度での経時

変化を図-2.41に示す。図中には解析結果も併記した。解析解の入力条件は図 2.40に示

す条件と同一である。図-2.41から傾向としては実測値と解析結果とが一致するが，未撹

説A土壌の水抽出法の結果(図-2.40(a))と比較すると偏差が大きい。これは表-2.11に示

すように，自然降雨が 1年を通して定常ではなく季節変化を示すためであり，図-2.41に

示した経時変化図ではこの効果が顕著に現れている。

(3)鉛直2次元数値解による重水濃度分布シミュレーション

Br イオンに比較して，移動度が大きな重水については，最終土壌サンプリング時(ト

レーサ投入後 360日)において水平方向の濃度分布も測定するために， 2次元的にブロッ

クサンプリングを行った。土中水中重水濃度の 2次元分布の測定結果を図 2.42に示す。

この図から重水濃度184pp叫L上の領域が深度方向には GL-70cm---210cm，水平方向にはト

レーサ投入面境界から外側40cmまで及ぶことがわかる。この重水の実測濃度分布を基にし

て，有限要素法による鉛直2次元物質移行解析コードFERM11)を適用した。基礎式は式(2

表-2. 1 1 フィールド試験期間の降水量

期 間 年月 日 降水量(皿)

o "'" 38 days 1985. 7. 19 "'" 8.25 53 
39 "'" 91 days 1985. 8.26 ---- 10.17 272 
92 ----189 days 1985.10.18 ----1986. 1.23 149 
190 "'" 270 days 1986. 1. 24 "'" 4.24 358 
271 ----360 days 1986. 4.25---- 7. 13 375 
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.29)を2次元に拡張した形で表される。初期および境界条件は以下の通りである。

C (x， Z， 0)ェ 150

C (0三五 x豆25cm， 0， 0豆 t 三五色 t¥) =CD 

C (x， -300cm， t) =150 

(2.32) 

ここに， C:重水濃度 (ML-3) (ただレfックグラウンド、濃度は150ppmとした)， CD 

:重水投入濃度 (ML-3) ， 6 t 1 :初期時間ステップ (T)

解析結果を図 2.42に示す。入力パラメータは l次元解析の場合と同一値を用いた。水平

方向の分散係数(拡散係数)DTは1X 1O-6cm2 /sとすることによって，図中に破線で示

す実測等濃度線と実線で示す解析結果とがよく一致する。このことから，鉛直方向分散係

数DLはDTに比較して lオータ干披大きい値を示すことがわかる。

(4)非吸着性トレーサの回収率

非吸着性トレーサに用いた重水とBr イオンの回収率M/M。を比較した。

Br イオンの回収率は，式(2.31)を適用してKdを 0.5ml/gと仮定すると，土中水中濃

度分布から約40"""'60%となった。しかし放射化分析による土壌中全Br量は，鉛直方向に

積分すると表 2.10に併記するように投入量を超える値を示した。図 2.43に，放射化分

析による土壌中全Br濃度と水抽出による土中水中Br イオン濃度とを比較した。この図は

トレーサ投入後 270日目の結果であり， Brの液相濃度と全量濃度とがよく対応することが

わかる。しかし Brは土中水中濃度がゼ‘ロの場合でも土壌中には 1""'"2 mmol/kg程度は含

まれる。このことは，バックグラウンドとして土壌中にBrが含まれることを意味し，その

ために放射化分析結果から求めた回収率が 100%を超えると考えられる。

図 2.44に土壌中全Br濃度から土中水中濃度成分を除いた困相中Br濃度と土中水中Br-

イオン濃度との関係を示す。図中にはトレーサ投入後 189，270，360日目の結果をすべてプ

ロットし，さらに l次元解析で用いたKdが O.5ml/gに相当する固液相濃度の関係を表す

直線の勾配も示した。この図から，各実測プロットがかなりばらついているが，バックグ

ラウンド濃度を1.5，.....，2. 5阻 01/同とすると Kdが 0.5ml/gで表わされる直線が，プロッ

ト群の分布範囲と概ね一致する。このことから，土中水中Br イオン濃度分布をシミュレ

ートする際に用いたKd値が，固液相間Brの濃度の関係、を示すへンリー型吸着等温式の比

例定数の近似値として用いることができると考えられる。しかしアロフェン質土壌の陰

イオン吸着については，陰イオン交換反応以外の機構の面からもさらに検討する必要があ

る。

重水の回収率は， Br一イオンの回収率よりも低く 10，.....，20%となった。これはトレーサ散

布を夏季に行ったので，蒸発の影響を大きく受けたためと考えられる。

(5)非吸着性トレーサの降下浸透距離と降雨量との関係

図 2.40 に示したように，重水および~Br イオンの降下浸透速度は若干の季節的変化が

認められる。そこで，水収支的観点から重水およひ'Br イオンの降下浸透速度を検討した。

図 2.40の実測濃度分布から求められる非吸着性トレーサの液相中ピーク濃度深度を縦

軸にして，表 2.11に示した各サンプリング期間の降雨観測データを基に計算した試験開
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始から土壌サンプリングまでの期間の総降雨量(積算降雨量)を横軸にしてプロッ卜する

と図-2.45が得られる。この図から，重水およびBr イオンどちらに対しても， ピーク濃

度深度と積算降雨量との聞に明確な比例関係が認められる。この関係を利用して，式(2.

3D中の降下浸透速度V/Oと時間 tとの積V・t/0.すなわちピーク濃度深度を積算

降雨量から求め，その値を式(2.3Dに代入して解析し直すと，図 2.40の破線で示される

曲線が得られる。ただし DLは1X 1O-5cm2 /sの一定値を用いた。 DLは一般にV/θ

の関数となるが，表-2.12に示すように.V/Oの変動幅が小さいために一定値と仮定し

た。このように降雨の季節的変化を考慮すると図-2.40中の破線は実測値とさらによく一

致することがわかる。一方，各経過日数によって実測値と解析結果との一致の度合が異な

っていることも認められる。この理由として，経過日数によってサンプリング位置が異な

るため，ロームの物性値等が必ずしも同一値とはなっていないことが考えられる。

また，図-2.45において重水に対しては，原点を通る直線の勾配が約 1であることから，

ピーク濃度深度と積算降雨量とが見かけ上ほぼ一致することになる。このことは，降雨量

データのみから重水のような非吸着性トレーサの降下浸透距離を推定できる可能性を示唆

している。本サイトでは，地表面が平坦であるので表面流出量を無視すると，表層ローム

層のOが約 O.6cof/ cofなので，総降雨量の60%が非吸着性トレーサの降下浸透に寄与し

残りの40%が蒸発散したと考えられる。すなわち，本試験期間中(360日間)の総降雨量が

1201皿であったことから，有効浸透量は約100皿/yr(降下浸透速度に換算すると約1200

阻 /yr) .蒸発散量は約500mm!yrとなる。

さらに，図-2.45においては，最小2乗法によって求めた直線と各プロット間の偏差が

非常に小さいことがわかる。すなわち，重水の鉛直濃度分布結果から判断すると，土中水

の降下浸透に対しては降雨の影響が支配的であり，蒸発散量の影響はあまり見られなかっ

た。このことは，蒸発散の影響として重水のような蒸発散可能なトレーサに対しては投入

初期の蒸発による回収率の低下をもたらすが， トレーサがある程度降下浸透すればその影

響もほとんど無視できることを示す。

表-2. 12 トレーサ散布から未横sL土壌採取までの期間における重詠の平均降下浸透披

サンプリング
水鶏のD.!膿最度大溺分布支か潟ら支求rめた(cm重) のト平レ均ーサ峰下散浸布か透ら塑サ支ンVプリ(佃ン/グ也まyで)の期間時期 (days)

38 6.5 0.171 
91 37.0 0.401 
189 51. 0 0.270 
270 88.0 0.326 
360 132.5 0.368 

q
d
 

n
h
u
 



1250 1000 

R(mm) 

500 750 

積算降雨量

o D20 
b.. Br 

250 

(
E
u
γ
N
 

制 100
腿
倒

壊
噌

50 

150 

非吸着性トレーサの最大濃度深度と積算降雨量との関係

2.3.4吸着性トレーサの降下浸透特性

(1)吸着性トレーサの濃度分布と分配係数

ブロックサンプリングによる未撹説土壌試料に対して，水抽出. lN NH4Cl抽出および放

射化あるいはフッ酸分解による吸着性トレーサの分析により，その液相成分，固相交換性

成分，固相非交換性成分の鉛直濃度分布を測定した口

図-2.46(a)---(c)には. Sr. Co. Csの全量濃度(液相濃度十園相全量濃度〉の鉛直分布の

これらの図からSr.Co， Csとも時間の経過とともに鉛直下方へ浸透してい

4 5 図-2. 

経時変化を示す。

1年を経過しても高々数十c雌度しか移動しないことがわかる。非吸着性トレーサ

と認められた重水は， 1年後の濃度フロント深度が約2皿に達したことと比較すると， Sr. 

Co.Csの降下浸透速度は重水のそれの1/2---1/4程度で. Sr. Co， Csの順に小さくなった。

特に， Csは大部分が表層付近に存在した。以後は， トレーサ散布後 270日日の結果を中心

に検討する。

トレーサ散布後 270日日のSrの結果を図-2.47Ca)に示す。なお，図中の横軸の 1つであ

るSr濃度の単位はmeq/lOOgで示す。この図から全Srピーク濃度深度は約35cm，濃度フロン

ト深度は約60cmとなる。また，フロント深度は各成分ともほぼ一致するが， ピーク濃度は

液相成分が先行し，固相成分が追随する傾向を示す。これは，後述するようにSrピーク濃

度深度よりも深い領域すなわちフロント領域とSrピーク濃度深度よりも浅い領域すなわち

テール領域との聞には，共存するCa，Mg等のイオン濃度が異なるためであると考えられる。
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固相交換性成分と固相非交換性成分の濃度を比較すると，経過時間によって若干異なるが，

Srに対しては全国相成分のうち60%R上は交換性成分となった。

図-2.47(a)にはSr濃度分布と同時に各深度ごとのKdの鉛直分布も描いた。ここで，固

相濃度を 2成分に区分しているので，以下の定義に従って2種類のKdを算出した。

KdE二 ql! /C (2.33) 

KdT= q T /C (2.34) 

ここに qE 固相交換性成分濃度 (MM-1)• q T 固相全量濃度(二回相交換性成分濃

度十固相非交換性成分濃度) (MM-I J . K dI! :交換性成分分配係数 (L3M-1J.

KdT:全量駒扮配係数(以下単に分配係数と称する) (L 3M-1
) 

図 2.47(a)からKdEあるいはKdTは鉛直方向に一定ではなく，明らかなSr濃度依存性を

示す。すなわち. Sr液相濃度が高い深度ではKdl!. KdTは小さくなり，濃度が低い深度で

はKdE. KdTは大きくなった。また Kdl!. KdTは同様な分布形状を示し，およそ100
---

102 ml/gオーダとなった。

Coの結果を図 2.47(b)に示す。 Coの降下浸透速度はSrよりも若干小さいが，濃度分布は

Srと同様な傾向を示す。すなわち，ピーク濃度は液相成分が先行し固相成分が追随する

点，また. KdE. KdT値は100 '""-'101 ml/gオータeで、濃度依存性を示す点である。図-2.47

(b)ではCoの全国相成分のうち70%以上が交換性成分であるが，他のサンプリング日時の

土壌試料についてはこの比率は30---40%程度で、あった。この相違は，サンプリング日時に

よって平面的な土壌採取位置が異なり，そのため土壌の性質が若干異なることが主な原因

であると考えられる。

Csの結果を図 2.47(c)に示す。 CsはSr.Coと比較して降下浸透速度は小さく. 1年を経

過してもほとんどの量が表層lOcmの範囲に存在した。また. CsのKdE. KdT値は100 ml/g 

程度となるが，濃度依存性を示す点はSrやCoと共通するo なお.Csの全国相成分のうち60

%R上が交換性成分となった。

(2)吸着性トレーサ分配係数の濃度依存性

吸着性トレーサの濃度分布からKdl!やKdTの濃度依存性が明らかになった。そこでKdT

と液相濃度との関係を各経過日数ごとにプロットした。その結果を図 2.48(a)---(c)に示

す。 Sr.Co. Csとも右下がりの傾向を示し，特に，液相濃度がlOmeq/lを超える領域では，

KdTと液相濃度との関係が一定の傾きの直線関係を有することがわかるo これは，共存す

る土中水のCa.Mg.Na.Kといった主要陽イオン濃度と比較して，吸着性トレーサ濃度が十分

高い領域では KdTはこれらの共存イオンの影響をほとんど受けず. Sr. CoあるいはCs濃

度のみに依存することを示す。すなわち，降下浸透初期においては吸着性トレーサである

Sr. Co. Csの液相濃度比率は，投入濃度および各トレーサの固相濃度比率によって決まる一

定の値を示しまた，固相のトレーサ吸着座が飽和に近い状態であるために. KdTとトレ

ーサ液相濃度との関係が傾きが一定の右下がりの直線となると考えられる。

また， トレーサ液相濃度が 10meq/l以下となると. KdT値はある幅をもって分布するこ

とがわかる。さらにトレーサ液相濃度が低くなると KdTはトレーサ自身の濃度依存性を
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ほとんど示さなくなる。これは，共存イオンの影響がトレーサ液相濃度が減少するにつれ

て大きくなるためで、あると考えられる。経時的にみると， トレーサ散布直後の高濃度時に

は. KdT値は10--2
.........，lO-'mI!gであり，投入後 1年も経過するとSr.Coで10'"""""103 mI!g. 

Csで100
.........，102 mI!gとなり，時間の経過とともに液相濃度が低くなり. KdTが増加する傾

向がわかる。なお，図中には室内バッチ試験で得られた結果もプロットしたが. Sr. Coあ

るいはCsの液相濃度を考慮すると，フィールド試験結果とも一致することがわかる。一方，

KdKで整理しても図-2.48と同様な傾向を得た口

ここでは，式(2.3Dで表現されるトレーサ瞬時投入の 1次元解析解を適用し土壌中全

量濃度分布をシミュレー卜した。

トレーサ散布後 270日目の解析結果を図 2.49に示す。ただし図中の横軸の濃度単位

はmeq/100gであり，式(2.3Dから計算される液相濃度に. KdTと液相濃度との積によって

求められる固相濃度を加えて全量濃度とした。 KdTをパラメータとし，他の入力データで

あるV.D. (). f. ρは非吸着性トレーサ分布解析時と同ーとした。 M/Moは実測値

からSr.Coで 0.5.Csで 0.4とした。これらの値は. Brの回収率とほぼ一致する。

図 2.49から，吸着モデルとして線形吸着モデルを用いた場合，その比例定数である

KdTはみかけ上Srで 1.........， 5mI!g. Coで 2.........， 5mI!g. Csで 5"""""30mI!g程度となる。これらの

値は，図 2.48上では経過日数 270日の平均的なKdTと概ね一致するo ./2.l上のフィッティ

ングによって得られたKdTの分布特性は，みかけ上. KdTが大きく降下浸透速度が小さい

成分から. KdTが小さく降下浸透速度が大きい成分まで存在することを示す。さらに精度

よくフィッテインク*するためには，図 2.48に示すようなKdTの液相濃度依存性を吸着モ

デルに組み込むことが必要である。このようなモデルの例として. 2. 2で3成分間の

Kdの液相濃度依存性を考慮したイオン交換反応モデルを構築した。しかし本フィール

ド試験条件では. 3成分以上のイオン種を取り扱う必要がある。

降雨量とSr.Co. Csの最大液相濃度深度との関係は図 2.50となる。図の横軸は試験開始

からの累積降雨量としさらに各プロットごとに経過時間も併記した。また，非吸着性ト

レーサと判断された重水についての関係も示した。この図から，試験開始後90日程度まで

の比較的液相濃度が高い時期においては.Sr. Coの降下浸透速度は重水の降下浸透速度に

近い値を示すが，それ以降液相濃度が低くなると. Sr. Coの降下浸透速度は重水と比較し

て，小さくなる方向へずれていくことがわかる。 Csに対しても.Sr. Coと比較すると，移

動度は小さいが同様の傾向を示す。このことは，吸着性トレーサであるSr.Co.CsのKdが

トレーサ自身の濃度依存性，すなわちKdと液相濃度とが負の相関関係を有することと整

合する。

(3)吸着性トレーサの主要吸着機構と選択係数

(2)では吸着性トレーサの固相濃度と液相濃度との比であるKnやKdTを指標として，

吸着性トレーサの降下浸透現象について検討した。しかし KdK. KdTは濃度依存性を示

すため，吸着モデルとして分配係数モデル(線形吸着モデル)を用いる場合. KdKやKdT

を濃度の関数として表現する必要があることが明らかになった。ここでは， トレーサの吸
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着機構に着目し，イオン交換反応の観点からデータを整理した。

図 2.51は， トレーサ散布後 270日目の液相中陽イオン濃度分布を示す。この図から，

Sr， Co， Cs濃度の高い深度で、は共存するCa，Mg，Na濃度が低く，逆に， Sr， Co， Cs濃度が低い深

度では共存Ca，Mg，Na濃度は高い。この傾向は経過時間に関係なく認められ， Sr， Co， Csの吸

着が共存するCa，Mg，Naとのイオン交換反応に起因することを示す一例であると考えられる。

また，図-2.51からはSr，Co， Csのピーク濃度深度以深いわゆるフロント領域で、共存Ca，

Mg， Na濃度は高いが，ピーク濃度以浅いわゆるテール領域では低いことがわかる。例えば

図-2.48(a)のSrの結果から液相濃度が共存Ca，Mg等の濃度と同レベル以下となり，かっSr

のとりうる濃度レンジが広範となるトレーサ散布後91日日のデータを抽出し，それをフロ

ン卜領域とテール領域に区分してプロットし直すと図-2.52が得られる。この図からSrの

KdTは見かけ上フロント領域とテール領域とで異なった値となることがわかる。これは，

Srの土壌との接触時聞が短いフロント領域ではKdTが小さく，接触時聞が長いテール領域

ではKdTが大きいという吸脱着速度の観点から説明することもできるが，後述するSrとCa

との聞の選択係数で整理するとフロント領域とテール領域で同様な選択係数値が得られる

ことがわかった。そのため，ここではKdTのフロント領域とテール領域での相違が，共存

イオン濃度が高いフロント領域でKdTは小さく，共存イオン濃度が低いテール領域でKdT

は大きくなるという共存イオン濃度依存性に起因するものと解釈した。さらに，図←2.47

における液相濃度がフロント領域で相対的に高く，液相成分の移行が固相成分の移行に先

行する現象の説明にも適合する。

図 2.53はトレーサ散布後 270日目の回相交換性イオン濃度合計量の深度分布と吸着性

トレーサに関する固相中の交換性濃度および全量濃度の深度分布とを比較した図である。

この図から土壌中交換性 (Sr十Co十Cs十Ca十Mg+Na+K)濃度は， 3.5 ~ 5meq/100gであ

り，その容量の中で交換性Sr，Co， Cs吸着量が配分されることがわかる。さらに固相非交換

性Sr，Co， Cs駒子を加えても，その吸着量は地表面付近を除きほぼ土壌中の交換性イオン濃

度の合計量で規定されている。図 2.37 からこの深度の CECが風乾試料でも20~30 meq/ 

100gであることから， CECの15~20%程度しかSr， Co， Cs吸着には寄与せず，本ローム試料

によるSr，Co， Cs吸着は土壌の CECよりも EXCに規定されるといえる。地表面付近の過剰な

Sr， Co， Cs吸着は EXCには反映されないAl， Fe， Mn酸化物等による吸着45)78)が作用している

と考えられる。

以上の結果から，吸着性トレーサであるSr.Co， Csの吸着は，一部はイオン交換反応に起

因しないものもあるが，大部分は土壌中に存在するCa，Mg，Na等の交換性イオンとのイオン

交換反応に起因すると判断される。もし主要吸着機構がイオン交換反応であるとすると，

困相成分の大部分は 1N問点l溶液によって抽出されるはずである。しかし回相非交換

性成分も存在し，その成分に対しては他の吸着機構も考慮する必要がある。すなわち， 2. 

2.2(3)で構築したCoの吸着モデルのように，固相吸着座をいくつかに区分し，それぞれに

吸着モデルを設定する並列モデルや Selimらが検討した液相成分と固相交換性成分との聞

の反応，固相交換性成分と国相非交換性成分との聞の反応および回相非交換性成分と土壌
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鉱物との聞の反応を直列に組み合わせた直列モテソレ49) の適用性の検討も今後必要である

と考えられる。ここでは特に主要吸着機構にのみ着目することにした。

そこで，吸着性トレーサと共存Ca2
+イオンとの聞の選択係数を用いてデータを整理し直

した。結果を図 2.54に示す。ただしイオンの価数に応じて選択係数を以下のように定

義した。

(1) Aイオンと Bイオンとが同一原子価の場合

ー qA Ca 
Ka ̂  ・ 一一一一一

qB CA 

Kd A 

Kd B 

(2.35) 

(2) Aイオンが 1価でBイオンが2価の場合

KB A qA rcB Kd A 
B A=  て二二了 ・ 一一一一エて二 二 二 (2.36)

ゾ qB CA y'-Kd B 

ここに. KB A : AイオンのBイオンに対する選択係数. qA. qB : A. Bの固相濃度

(MM-1) • C A. C B : A. Bの液相濃度 (ML-3) • Kd A. Kd B : A. Bの分配

係数 (L3 M-1) 

なお，選択係数の算出にあたっては.Caの固相濃度は交換性成分のみとし Sr.Co.Csの

固相濃度は交換性成分と全量成分の2通りのとり方をした。図-2.54から.Srについては

kcf rE値は 0.6""-'3. KCaSrT値は o.7""-'4程度となり. KdEやKdTのように液相濃度

には左右されず，深度方向の変化はほとんど認められない。また，経過日数にもほとんど

依存しないこともわかる。 Co.Csについても同様で， kcacoE値は 0.8""-'3. KCa CoT値

は 1""-'8. KCa CsE値は 0.2""-'0.8. KCa CsT値は 0.2""-'1となった。 KdEやKdTが図

-2.48によれば 3""-'4オーダあるいはそれfL上にわたって変化することを考慮すると，選

択係数は広範な液相濃度に対して値の分布幅も狭く安定な指標となることがわかる。ただ

し Coの場合kcacoTのばらつきが相対的に大きい。これは. Coの固相非交換性成分に起

因するもので，イオン交換反応以外の吸着機構を示唆する。

本フィールド試験結果と室内バッチ試験結果とを比較するために，ロームに対してSr

Ca. Co-Ca. Cs-Ca交換等温線を描いた。吸着性トレーサの吸着機構がイオン交換反応に

起因する場合，交換等温線は両対数紙上で傾きが 1の直線となり，横軸であるkdECaが 1

ml/gに対応する縦軸の値が選択係数となる。図-2.55に結果を示す。これらの図からSr.

Coに対しては室内バッチ試験，フィールド試験にかかわらず式(2.37). (2. 38)に示すよう

に，傾きがほぼ lの直線となった。特に.Coはイオン交換反応以外の吸着機構も認められ

るが，みかけ上，式(2.38)で表現できた。しかしむに対しては，室内パッチ試験では式

(2.39)に示す式が成立するが，フィールド試験結果とかなりの相違を示す。異なる原子価

のイオン聞の反応では，イオン交換平衡定数(選択係数)が実験条件等によって 1オーダ

程度異なるという報告もあり 79) またイオン強度によっても影響を受けることから 80)

この場合も室内バッチ試験結果とフィールド試験結果との間に差が生じたと考えられる。

しかしどちらの結果も右上がりの傾きがほぼ 1の直線関係にあることからCs吸着もイオ

ン交換反応が主要吸着機構と考えられる。

E
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KdT 1. 7・(KdKCa ) 0.96 (2.37) 

K Co dT 2. 6・(KdKCa)  1.2 (2.38) 

KdT 1 7・(VKdKca ) 0.8 (2.39) 

ここに KdTSr，KdTCo， KdTC， Sr， Co， Csの分配係数 (L3M~I) ， KdKca:交換性Ca

分配係数 (L3M~ 1) 

式(2.37) "-' (2. 39)は，実験条件が明確な室内バッチ試験結果を踏まえ，最小2乗法によ

り求めたものであり，図-2.55中では実線で示した。また，図 2.55はSr，CO，Csのイオン

交換反応の対イオンとしてCa2
+を考えたが， Caと同じ 2価イオンであるMg2

+イオンを対象

としても同様な結果が得られた。すなわち，吸着性トレーサとして使用したSr，Co，Csのロ

ーム土壌への吸着は主要機構がイオン交換反応であり，その平衡定数はCsを除き試験方法

にかかわらず同ーとなった。このことは，吸着指標として選択係数を用いる場合，その値

をフィールド試験で測定しても，室内試験で測定しでも同じ結果が得られることを示して

いる。ただし吸着指標としてKdを用いる場合には吸着性トレーサ自身の濃度依存性と

共存イオン(例えばCa2
+など)の濃度依存性を考慮する必要がある。

2. 4 まとめ

本章では， LLW.起源のSr，Co，Csといった無機陽イオン種の土壌に対する吸着特性を実

験的に検討し以下の結果を得た。

1)砂によるSr吸着は，砂表面に既に吸着しているSrと同一の 2価の正の原子価を有するCa，

Mgとの聞のイオン交換反応機構に起因し， Sr， Ca， Mg間の 3種のイオン聞のイオン交換反

応モデルはカラム試験結果をよくシミュレートできた。また，カラム試験でフィッテイ

ングされたCaに対するSrの選択係数は，バッチ試験で、得られたSr-Ca交換等温線とも一

致した。

2)カラム試験による砂のCo吸着は，砂表面に既に吸着しているCa，Mgとの聞の可逆的なイ

オン交換反応機構の他に，弱アルカリ性領域では，不可逆吸着機構が作用することが明

らかになった。これは，バッチ試験によって，単一のCo-Ca交換等温線が得られなかっ

たこととも対応した。このCoの不可逆吸着機構は，コロイド態Coの影響によるものと推

定される。

3)砂以外に粘土(ベントナイト，カオリン)を用いたSrやCoの吸着試験を行ったが， Sr吸

着はイオン交換反応に起因することが明らかになったが， Co吸着にはイオン交換反応以

外の機構も作用することが推定された。

4)ロームに対しては，不飽和層を対象としてフィールドトレーサ試験を実施した。それに

よれば，非吸着性トレーサである重水と比較して，吸着性トレーサであるSr， Co， Csの降

内
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下浸透速度は小さく，それは主にロームのイオン交換反応に基づく吸着作用に起因する

ことが明らかになった。また，本試験で使用したSr.Co.Csは高濃度であったため，分配

係数は著しいトレーサの液相濃度依存性を示したが. Caとの聞の選択係数は比較的安定

した指標となった。また，フィールド試験で得られたSr.CoとCaとの聞の交換等温線は，

室内バッチ試験結果とも一致した。
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算事 3 主主 Z玉 局訪 疋走 亘説 原尭 廷務担色イオン零重の士由中

手多毛子牛寺'佐主

3. 1 はじめに

本章では，石炭灰中に含まれる徴量元素であるB.Cr. Asのロームあるいは砂に対する

吸着特性を室内のバッチ試験やカラム試験および鋼製の大型ライシメータを用いた試験に

よって明らかにしそれらの土壌中での吸着・移行モデルを構築する。 3. 2で‘はバッチ

法やカラム法の室内試験結果について考察し. 3. 3では大型ライシメータ試験結果につ

いて，室内試験結果と比較しながら考察する。

B. Cr. Asのような元素は，通常の環境下では陰イオンの形態を有しり，第2章で検討

したSr.Co. Csが陽イオンの形態を有するのとは異なる。土壌そのものが負に帯電している

ことを考慮すると，陰イオンの形態を有する元素の地中環境での移動度は相対的に高いこ

とが予想される。六価クロム (Cr(VD )については，従来から国内でも地下水汚染の原

因物質として幾っか報告があり 2)-~)汚染発生源から帯水層までの移行経路等が明らか

にされた例がある。しかし環境基準が設定されていないB(ただし一部の府県では条

例として基準値が設定されている).や陰イオンの形態を有するが吸着能の大きL、Asについ

ては，これまで地下水汚染に関する報告は皆無であった。そのため，これら徴量元素の土

壌への吸着現象は国内ではほとんど検討されていないのが現状である。本章では. B. Cr. 

Asの吸着機構とそのモデル化に主眼を置きながら，実験的な検討を行った。

3. 2 室内バッチおよびカラム試験による無機陰イオン種の吸着・移行

3.2.1 Bの吸着・移行特性

(1)バッチ試験による B吸着に及ぼす影響因子

LLW起源の陽イオン種の場合と同様に，吸着等温線あるいはKdを用いて影響因子を

検討した。影響因子としては，表-2.1に示した項目の中で. Bのような陰イオン種の吸着

現象に対して影響が大きいと予想される共存イオン. pH. 固液接触時間，国液比を抽出し

た。ここで，吸着剤である土壌には，後述するライシメータ試験で用いた吸着能が小さい

川砂と吸着能が大きい関東ローム(電力中央研究所我孫子研究所構内で採取)を用いた。

それらの物理化学的特性を表 3.1に示す。表中には，カラム試験で用いた粒径0.42---2阻

の細粒分を除去したローム試料の結果も示す。バッチ試験は，図 2.1に示すフローに準拠

しある一定濃度のB (ホウ酸. H3B03を使用)溶液に，石炭灰諮出水を模援する場合は

塩化カルシウムをCaとして 100mg/l共存させ，それに吸着剤を添加した。その後の操作は，

Sr等の場合と同じである。なお. B吸着に対しては. pH調整用としてNaHC03は使用しなか

ったために，溶液pHは土壌自体の有するpHに近い弱酸性となった。

Bの吸着量やKdは式(2.1)や(2.2)を用いることによって算出し分析にはプラズマ

発う匂奇析法CICP)を使用した。

a.同液接触時間の影響

吸着平衡に必要な固液接触時間を把握するために，図-2.1に示すフローの中で間液接触
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表 -3. 1 吸着剤の物理化学特性

川砂 関東ローム・1 粒度調整ローム

比 重 2.68 2.73 
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時間を変化させた場合のBの液相護度の経時変化を測定した。図 3.1(a)は砂に対する結

果であり，図 3.1 Cb)は未調整関東ローム(以下単にロームという)に対する結果である。

図中の縦軸は， B初期濃度Ciに対する一定時間経過後のB濃度Cの比で表示した。これ

らの図から， Bについては，液相濃度の経時変化は砂のように回液比を大きく設定した場

合に対しては若干認められるが，固液比の小さいロームの場合にはあまり認められないこ

とがわかる。固液比が大きくなると，短時間では固液接触が十分確保できないため，若干

の経時変化が認められると考えられる。しかしその場合でも l日程度振とうあるいは揖

拝すれば吸着平衡に達した。そこで. Bの吸着等温線を得るためのバッチ試験では，振と

うあるいは揖枠時間を 1日に設定した。坂田ωやBinghamら6)の実験でも. 1日程度の回

液接触時間で固液吸着平衡が達成されることが報告されている。

b.固液比の影響

固液比の影響を検討するために，砂あるいはローム添加率を変化させ，バッチ試験を行

った。その結果を図 3.2に示す。ここで，砂の場合は固液比ω=1000. 2000 g/lの2通り

に，ロームの場合はω=1 ----20g/1の範囲で変化させ，さらに，粒度未調整ロームと粒度

調整ロームの両方について実施した。これらの図から砂に対しては. B吸着量が非常に
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小さいのでバッチ試験で得られた各プロットのばらつきが大きいが， ω=1000g/1でB濃

度がlOmg/l以下の場合，後述するカラム試験で得られたKd=0.2ml/gで表現される次式

のへンリ一式が吸着等温式として適用できることがわかる。すなわち，

q=Kd ・C (3.1) 

ここに， q:吸着量 (MM-1
) ， Kd 分配係数 (L3 M-1

) ， C:液相濃度 (ML -3) 

図-3.2では， ωによってへンリ一式の比例定数であるKdが異なるが，これはωによって

溶液pHが若干異なるためであると考えられる。すなわち，溶液pHは， ω=1000g/lの場合

は pH5.6""-'6. 7 ，ω=2000 g/1の場合は pH6.6""-'7.1となり，後述する B吸着に及ぼすpH

の影響を考慮すると，より高pH側のω=2000g/lの場合のKdが， ωェ 1000g/1の場合の

Kdよりも大きくなることが予想される。図 3.2の結果はこれと一致する。従って，溶液

のpHが一定の場合，固液比や試験方法が異なっても得られるKdは一致すると考えられる。

ロームに対しては，粒度の調整，未調整に係わらず，式(3.1)で表現されるKd=20ml 

/gとしたへンリ一式が， B濃度が1Omg/l以下の場合適用できることがわかる。また，ロー

ムの細粒分を除去した影響は， B吸着においてはほとんど認められなかった。

従来より Bの土壌への吸着は，主にラングミュア式やフロイントリッヒ式で、表現された

り7)ー12】，あるいは変形のラングミュア式で表現されてきた13)ー15}O しかし本実験の

ようにBの液相濃度がlOmg/l以下の場合はへンリー型の吸着等温式が成立することが判明

した。さらに，その比例定数であるKdは， pHが一定であれば固液比に依存しない吸着剤

固有の値となった。このように，吸着等温線が国液比に依存しない点は後述するCrやAsと

も共通し， Srのような陽イオン種とは異なる特徴を示した。

c. pHの影響

b. で述べたように， Bの液相濃度が1Omg/1以下の場合は， Kdが有効な吸着指標とな

ることから， BのKdとpHとの関係を検討した。 pH調整は， B. Ca混合溶液に吸着剤を添

加した後， 1NあるいはO.1NのHCl溶液やNaOH溶液を滴下する方法を用いた。周波接触時間

は，第2章における陽イオン吸着の場合と同様に 1hに設定した。結果を図-3.3に示す。

この図から， pHの増加とともに一旦はKdが増加するが， pH 9""-'10で最大値を示しそれ

以上pHが増加すると逆にKdが減少することがわかる。このような弱アルカリ性で最大吸

着量を示す傾向は，坂田5) Karenら14)15】16) 佐藤17)の報告をはじめとして，多数

の土壌に対して認められている。これは，酸性~中性領域においては， B(OH) 3よりも

B(OH) 1- の方が吸着しやすいが，強アルカリ性領域ではOH 濃度が増加し， B(OH) 4ーと競

合することによって， B(OH) 4-吸着が抑制されるためであると説明されている5)14)ー17)

。そこで， Karenら14>15)16) は， B(OH)3， B(OH)4-， OH-の3成分の競合ラングミュア

式を用いることによって， B(OH) 3とB(OH)4ーの吸着量の合計量から全B吸着量を算定した。

近年は， Goldbergら18)19)が，鉄やアルミニウムの酸化物と Bとの聞の表面錯体モデルに

よって，より汎用的にB吸着のpH依存性を評価している。

d.共存イオンの影響

B溶液に主要元素を共存させることによって， BのKdと共存イオン濃度との関係、を検
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討した。ここで主要元素としては，陽イオンとしてNa+とCa2+，陰イオンとしてC1- と

S042 を選択し添却する塩には，NaCL CaCh， Na2S04を使用した。共存イオン濃度は，

石炭灰の陸上埋立と海面埋立を想定し，地下水や河川水のような淡水から海水に至までの

広い範囲を網羅するように設定した。すなわち， Cl は10~15000mg/l(O.28~420meQ/l)

SO..2--Sは 5~1000mg/l(0. 15 ~30meQ/l)の範囲とした。なお，固液接触時間は 1 日と

し溶液pHは 5~6 の弱酸性となった。

BのKdと共存イオン濃度との関係を図-3.4に示す。ここで横軸は陰イオンであるCl

やS042ーの当量濃度とした。この図から， BのKdは砂で o.l~O. 2 ml/g，ロームで 8~

20ml/gとなり， ClーやS042-の陰イオンの影響，さらに，その同伴イオンであるNa+やCa

2+の陽イオンの影響をほとんど受けないことがわかる。このことは， Bが弱酸性領域で

BCOH) 3の形態となるために，共存陽イオンや陰イオンの影響を受けにくいことからも推察

できる。また，坂田5)は， B吸着量に及ぼす共存CaS04の影響を検討し CaS04濃度に係

わらずB吸着量が一定であることを中性~アルカリ性領域においても示している。一方，

土壌は地下水と比較して緩衝能が大きいために，土壌の種類によって地下水のpHがほぼ決

まる。これらのことを踏まえると，各土壌のBに対するKdは，共存イオンの影響を受け

ないその土壌固有の値となることが推察される。
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図-3. 4 B吸着に及ぼす共存イオンの影響

表-3. 2 徴量元素のカラム試験ケース

RUN 溶液 土壌 層厚L 間隙率。 ダルシ一流速V

(cm) (-) (cm!h) 

B 5mg/l， Cal00mg/l 砂 9.7 0.41 27 
l' 蒸留水 砂 9.7 0.41 27 
2 B 5mg/l， Cal00mg/l ローム*. 2.6 0.81 28 
2' 蒸留水 ローム*1 2.6 0.81 28 
3 Cr 5mg/l， Cal00mg/l 砂 9. 7 0.41 27 
3' 蒸留水 砂 9. 7 0.41 27 

4 Cr 5mg/l， CalOOmg/l ローム判 2.3 O. 79 23 
5 As 5mg/1. Cal0伽g/1 砂 9.6 0.41 27 
5' 蒸留水 砂 9.6 0.41 27 

6 As 5mg/l， CalOOmg/l ローム*1 1.7 O. 79 27 
7 As 5mg/l 砂 10.2 0.44 23 
7' 蒸留水 砂 10.2 0.44 23 

本1 ローム:粒径0.42"'2阻
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(2)カラム試験によるBの吸着・移行特性

(1)では，バッチ試験によって，砂やロームによるB吸着が， Bの液相濃度がIOmg/l以

下であればへンリ一式で表現され，その比例定数であるKdは， pHが一定であれば闘液比

および共存イオンの種類や濃度に依存しないことを明らかにした。ここでは，第2章と同

様に，通水が容易な砂および粒度調整ロームを用いてカラム試験を実施し移流を伴う場

合のB吸着について実験的に検討した。

a.カラム試験の方法

実験に供した試料は，表 3.1に示した川砂と0.42mm以下の細粒分を除去した粒度調整ロ

ームである。カラム試験は，図 2.11に示した装置を用い，砂の場合は，間隙率約40%，

層厚約10価となるように充填し，調整ロームの場合は，間隙率約80%，層厚約2咽となる

ように克損した。実験にあたっては，あらかじめ充填層に蒸留水を半日Ja上通水し，充填

試料の洗浄およびコンディショニングを行った。

試験条件を表-3.2に示す。 Run1では， Ca2
+イオンが 100mg/l共存する場合の砂層を通

してのBの破過特性を測定し， Run 2では， Ca2
+イオンが 100mg/l共存する場合の調整ロ

ーム層を通してのBの破過特性を測定した。また，両ケースとも吸着試験後に，蒸留水を

用いた脱離試験を実施した (Run1'，2' )。

b. カラム試験の結果

Run 1 ， l'のBとCaの破過曲線を図 3.5に示す。図の縦軸は，流入濃度Ciに対する流

出濃度Cとの比 (C/Ci) とした。ここで， Bが十分破過した流出水量Q=375atで，

流入溶液をB・Ca混合溶液から蒸留水に変更し脱離試験を開始した。この図から，吸着

・脱離の過程に係わらず， BとCaはほぼ同様な流出特性を示すことがわかる。

Run 2 ， 2'のBとCaの破過曲線を図-3.6に示す。 Run1と同様に， Bが十分破過したQ

二 425aiで，流入溶液をB・Ca混合溶液から蒸留水に変更し脱離試験を開始した。ここ

では， Caの同伴イオンであるClーイオンの流出水中濃度も測定した。この図から，調整ロ

ームに対しては，吸着・脱離の両過程ともBの移行はCaよりも遅延することがわかる。ま

た Cl イオンの流出はCaに先行して直ちに起こることがわかる。

バッチ試験結果によれば， Bの吸着特性はKdで表現できることから，第2章の式(2.

19) ，すなわち次式を用いてBの移行特性をシミュレートした。

。C aC a2 C 
(()十 ρbKd ) 十 V一一一一一 二 () D -一一て (3.2)。t ax ax" 

また，共存Caの流出曲線もBと同様なシグモイド形となるので，同じ式を使用した。

初期条件および境界条件は以下の通りである。

〔吸着試験開始時) x>O， t=Oで CB= CCa二 CCIニ O

〔脱離試験開始時) x>O， t=tadで， CB士 CBO

CCa二 CCaO

CCI=CCIO 

〔吸着試験流入端) x=O，O<t豆 ta dで， CB =CBO 
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CCa二 CCaO

CCI二 CCIO

〔脱離試験流入端) x=O， t>tadで，

〔流出端) x=Lで，

CB =CCa二 CCI=0 

。C/ox二 O

ここに， CB， CCI: B， Cl濃度 (ML-3) ， CBO， CCIO : B， Cl流入濃度 (ML-3) 

図-3.5および図-3.6'こは，それぞ、れRun1と1'， Run 2と2'の解析結果を示した。なお

入力条件の中で()， ρb，Vは試験条件に基づき設定したが KdB， Kd Ca Kd CI 

Dは実測値に一致するようにフィッテイングした。これらの図から，吸着過程に対しても，

脱離過程に対しても， BのKdは，砂で O.2ml/g，ロームで20mI!gとなり， CaのKdは，

砂で O.2ml/g，ロームでlOmI!gでフィッティングできることがわかる。ロームのClのKd

は，若干テーリングが認められるもののゼ口と設定でき，この場合は非吸着性とみなすこ

とができる。一方， Dは溶質の種類に係わらず，砂で 2x 10-2 cm2 
/ s ，ロームで1O-2cm2

/sでフィッティングできた。

上述のように，カラム試験でフィッテインクやされたBのKdを図-3.2に示した吸着等、温

線上に表示すると，図 3.2中の直線となる。この図から，バッチ試験で得られたプロット

群とカラム試験でフィッティングされた原点を通る直線とがよく一致することがわかる。

このことは，試験方法に係わらずpHが一定であれば， Bの吸着は図-3.2中の直線の勾配に

相当するKdで表現できることを示す。

3.2.2 Crの吸着・移行特性

(1)バッチ試験によるCr吸着に及ぼす影響因子

Bの場合と同様に， Crの吸着等、温線あるいはKdを用いて影響因子(回液接触時間，固

液比， pH，共存イオン)を検討した。ここで，吸着剤としては，表-3.1に示した川砂，未

調整ローム，調整ロームを用いた。バッチ試験の方法はBの場合と同様である。また，使

用したCrは6価の形態(重クロム酸カリウム， K2Cr207)を有し，その分析には ICPを用

L 、fこ。
a.固液接触時間の影響

吸着平衡に必、要な閏液接触時閣を把握するために，振とうあるいは揖枠時聞を変化させ

て， Crの液相濃度の経時変化を測定した。図 3.7 (a)は砂の結果であり，図-3.7(b)はロ

ームの結果である。これらの図から， Crについても B同様，液相濃度の経時変化は砂のよ

うに固液比を大きく設定した場合に対しては若干認められるが，回液比の小さいロームの

場合には認められず，ほとんど瞬時に吸着平衡に達することがわかる。固液比が大きくな

ると，短時間では十分な固液接触ができないために，間液接触時間の増加とともに，液相

濃度が減少し吸着量が増加すると考えられる。Amacherら20) は，へンリー型あるいは

フロイントリッヒ型の吸着速度モテソレを用いてCrの吸着速度について考察しているが，大

部分の土壌は 1---2日でほぼ吸着平衡に達している。これらの結果を踏まえ， Cr吸着に対

しても，固液接触時間は 1日と設定した。

b.閏液比の影響
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固液比の影響を把握するために，砂あるいはローム添加率をパラメータとしてCrの吸着

等温線を描いた。その結果を図 3.8に示す。ここで，砂の固液比はω=20"-' 1 OOOg/lとし

未調整あるいは調整ロームの固液比はω=1"-' 10g/1とした。なお，図中の原点を通る直

線は後述するカラム試験で得られたKd植に基づくへンリ一式を示す。これらの図から，

砂に対しては， Cr吸着量が小さいので各プロットのばらつきは大きいが，砂およひ'ローム

ともカラム試験で、得られたへンリ一式は，バッチ試験で得られたプロット群と概ね一致す

ることがわかる。すなわち， Cr濃度が 5"-'lOmg/ 1以下の場合， Cr吸着はへンリ一式で概ね

表現できそうである。しかしバッチ試験では，国液比ωによってKdが若干異なること

が認められるが，これはωによって溶液pHや共存イオン濃度が異なるためであると考えら

れる。ロームの場合は液相濃度がlOmg/l程度に接近すると，若干上に凸の非線形性を示す

が，ロームの粒度調整の影響は明確には認められなかった。

c. pHの影響

Crの吸着等温線から， Cr濃度が 5"-'10mg/l以下の場合は Kdが有効な吸着指標となる

ことから， CrのKdとpHとの関係を検討した。なお，試験条件はBの場合と同ーとした。

結果を図 3.3に示した。この図から， CrのKdは， pHの増加とともに単調に減少すること

がわかる。これは， pHの増加とともに陰イオン交換容量が減少するためであり 21) 陰イ

オン吸着に関する典型的なパターンである。このようなCr吸着のpH依存性は，粘土鉱物

22) 23)や鉄・アルミニウムの酸化物24)25)でも認められている。

d.共存イオンの影響

Cr溶液に主要元素を共存させることによって， CrのKdと共存イオン濃度との関係を検

討した。添加する塩には， Bと同様にNaCl，CaC12， Na2S04を使用した。横軸にCl-ある

いはS042一濃度をとり，縦軸にCrのKdをとると図-3.9となる。この図から，砂に対する

CrのKdは，共存イオン種とその濃度に係わらず 0.4"-'1.2 ml/gのほぼ一定値を示すこと

がわかる。一方，ロームに対するCrのKdは， Cl-， Na+ ， Ca2+が共存する場合は 100---

400 ml/gのほぼ一定値を示すが， S042 が共存する場合はS042 濃度の増加とともに徐々

に誠少した。これは，Crの化学形態がCr042ーという陰イオン形であるので，同じ陰イオン

で価数の大きいS042ーイオンの影響が大きく現れたためであると考えられる。砂の場合は，

Cr吸着量が小さいために，見かけ上，あまりS042 濃度の影響が発現しなかったものと考

えられる。また，ロームの場合，図-3.9から判断すると Cl-濃度が400meq/l以上になる

とCrのKdは減少傾向を示すように見受けられる。しかし海水に含まれる程度のCl濃度

ではほとんど影響はないといえる。

このようなCr吸着に及ぼす共存イオンの影響に関する研究は， Zacharaら26) も実施し

ており，それによればCr吸着が溶液中のS042
- イオンや溶存炭酸ガスによって抑制される

ことが指摘されている。このような傾向を示す理由として， Cr042ーと共存S042ーやHC03
ー

が土壌表面の吸着座をめぐり競合するためであると説明されている26}o

(2)カラム試験によるCrの吸着・移行特性

(1)では，バッチ試験によって，砂やロームによるCr吸着が， Crの液相濃度が 5---1Omg
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固液比(ただしその比例定数であるKdは，

固液比によってpHや共存S042ーイオン濃度が変化しない場合)や共存Cl-， 

オンの濃度に依存しないことを明らかにした。ここでは， Bの場合と同様に，砂と粒度調

整ロームを用いてカラム試験を実施し，移流を伴う場合のCr吸着について実験的に検討し

Ca2+イNa+ ， 

/1以下であれば概ねへンリ一式で表現され，

Tこ。

カラム試験の方法

実験に供した試料は，表-3.1に示した川砂と粒度調整ロームで、ある。試験方法は，

a. 

Bの

Ca2+イオンが 100mg/l共存その条件を表-3.2に示した。 Run3では，場合と同様であり，

Ca2+イオンが 100mg/1共

Crが十分に破過し存する場合の調整ローム層を通してのCrの破過特性を測定した。また，

たRun3の後に，蒸留水を用いた脱離試験を実施した CRun3')口

カラム試験の結果

Run 4では，する場合の砂層を通してのCrの破過特性を測定し，

b. 

この図から，吸着・脱離の過程に係Run 3， 3'のCrとCaの破過曲線を図-3.10に示す。

Bの場合と同様に，式(3.2)を用

それぞれ図中の実線，破線で描かれる結果が得られた。

l'と同ーの O.2ml/g，

Caの移行がCrの移行に先行することがわかる。

CrとCaに対して，いて解析すると，

わらず，

2 X 1O-2cm2 /sでフィッティン

KdはCaよりも大きい O.6ml/gとなった。

-100ー

それぞれRun1 

CrのDはCaと同一値となったが，

D は，CaのKd

グでき，



カラム試験でフィッテインク守されたCrのKdを図 3.8中に表示すると，図中の直線とな

る。この図から，バッチ試験で得られたプロット群はばらつきはあるが，カラム試験でフ

イツティングされた原点を通る直線と概ね一致することがわかる。このことは，砂による

Cr吸着は，試験方法ならびに吸着・脱離の過程によらず，本実験の濃度範囲ではへンリ一

式で表現できることを示す口

Run 4のCrとCaの破過曲線を図 3.11に示す。この図から， Caに対しては， Kd， Dは，

それぞれRun2と同ーのlOml/g，1O-2cm2/sでフィッテイングできることがわかる。一方，

Crに対しては， Kd ， Dをそれぞれ 350ml/g，10-2cm2/sと設定することによって，破過

曲線の立ち上がりの部分をフィッティングすることはできるが， Crの破過曲線の後半の部

分を十分フィッテインク守することはできなかった。このことは，ロームによるCr吸着には，

Kdで評価できる可逆吸着機構以外の反応も作用することを示唆する。

カラム試験でフィッテイングされたCrのKdを図-3.8中に表示すると，図中の直線とな

る。この図から，ロームに対してもバッチ試験で得られたプロット群とカラム試験でフィ

ッテインク'された原点を通る直線とが揖ね一致することがわかる。このことは，ロームに

よるCr吸着の中で Kdで評価できる可逆吸着機構については，試験方法に係わらず同一

の吸着等温線で表現できるが Kdで評価できない，すなわち可逆吸着機構でない反応に

ついては，バッチ試験では発現しなく，カラム試験の場合に限って発現することを意味す

る。

図 3.11に示したCrの破過曲線が， C/Ci =0.8付近に漸近することから，液相から

Crが不可逆的に除去されることが推察される。そこで，式(3.2)に液相からの誠衰項を加

えたモテ'ルを適用することにする。すなわち，

aC aC a2 C 
(()十 ρbKd ) 十V 一一一一一二 ()D 一一一一一ー~()・ K.. ・C (3.3) 。t ax ax 2 

ここに K.. 液相から除去される速度定数 (T-1
)

式(3.3)を適用した結果を図-3.11中の実線で示す。ここで，本実験の条件下ではK.. 

1.1 X 10-3 c Iを代入することによって， Crの破過曲線の後半部分もフィッティングで

きることがわかる。同様の結果はP04
3 や Iーの破過曲線でも認められており，福井らに

よれば27)不溶性物質の生成がその原因であるとしている。この点を踏まえると K.. 

というパラメータで評価できる不可逆吸着機構としては， Crの6価から 3価への還元反応

が考えられる。すなわち，団粒構造を有するロームに対しては，団粒構造内部のミクロポ

ア内の局所的な還元雰囲気条件下で6価から 3価への還元反応が起こり，その結果水酸化

クロム (Cr(OH)3)の沈殿が生成するものと考えられる。バッチ試験のように固液比が小さ

く，固液接触が好気的条件下で行われる場合には，局所的な還元雰囲気にはならないと考

えられるため K..で評価される効果は発現しなかったと推察される。 BartIettら28) も

好気的な条件下でCrの6価から 3価への還元反応が起こることを指摘している。この点を

明確にしていくためには，今後，固相吸着成分の形態を直接区分する必要がある。

ローム層を通してのCrの破過曲線のテーリング現象に対して，今回液相濃度に関するー
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次反応式で評価した。一方，間隙水の流れを一様と仮定するのではなく，可動水と不動水

の2成分29)30) 31) あるいは 3成分32) に分離して評価するモデルや吸着速度を考慮した

モデル33):11) :15) 等でもこのテーリング現象を説明することができる。しかし Crと共存

するCaには顕著なテーリングが認、められなかったこと，バッチ試験結果からCrの吸着速度

は無視できたことから，ここでは，最も簡単な不可逆吸着式を適用した。

3.2.3 Asの吸着・移行特性

(1)バッチ試験によるAs吸着に及ぼす影響因子

BやCrの場合と同様に， Asの吸着等温線あるいはKdを用いて影響因子(固液接触時間，

固液比， pH，共存イオン)を検討した。ここで，バッチ試験の方法や吸着剤は， BやCrの

場合と同様である。ただし吸着剤としてのローム試料については，粒度調整の影響がB

やCrで認められなかったことから，ここでは，未調整ロームだけを使用した。また，使用

したAsは5価の形態(ヒ酸二ナトリウム， Na2HAs04・7H20)を有し石炭灰溶出水を模擬

するためにCa100mg/lを共存させた。 As分析には液相濃度が 0.5mg/l程度以上で、は ICPを

用い，それ以下では水素化物発生原子吸7tYe度法を用いた。

a.固液接触時間の影響

吸着平衡に必要な固液接触時間を把握するために，振とうあるいは揖非時閣を変化させ

て， Ca共存系のAsの液相濃度の経時変化を測定した。図-3.12Ca)は砂の結果であり，図-3.

12Cb)はロームの結果である。これらの図から， AsについてはBやCrとは異なり，固液接

触時間の増加とともに，液相濃度は徐々に減少することがわかる。このようなゆっくりと

した液相濃度の減少傾向は，ロームを吸着剤として固液比を非常に小さく設定した場合で

も認められたことから， BやCrに対して作用した大きな吸着・脱離速度を有する反応の他

に，吸着速度の遅い何らかの反応が関与した可能性を示唆する。そこで， Asの吸着等温線

を描く場合は，数通りの国液接触時間に対して，吸着量と平衡濃度との関係をプロットし

fこO

b.周波比の影響

砂あるいはローム添加率および固液接触時間をパラメータとしたCa共存系のAs吸着量と

平衡濃度との関係を図-3.13に示す。ここで，砂の固液比はω=10'-"'-50g/1，ロームの固

液比はω=0.05.-...-0. 5g/1とし砂の固液接触時間は 3Omin， 1日， 28日の3通り，ローム

の固液接触時間は 30min， 1日， 7日の 3通りとした。これらの図から，砂およびローム

ともに，固液接触時間の増加とともにAs吸着量が増加すること，固液比は吸着等温線にあ

まり影響を及ぼさないこと，液相濃度が10mg/l以下の範囲で、も吸着等温線は直線とはなら

ず，上に凸の非線形性を示すことがわかる。ここでは，図 3.12，3.13に示した結果を踏

まえ，ほぼ吸着平衡に到達したと考えられる砂の28日後の結果およびロームの 1日後， 7 

日後の結果を基に，次式で表現されるラングミュア式を適用し，最小2乗法によってその

定数を求めた。

c
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一
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図中の実線が式(3.4)を適用した結果であるが，砂とロームのq圃口 kLを比較すると，

kLは同様な値を示し Qmal<は約2オーダロームの方が大きくなった。

また，ロームにおける国液接触時聞が 1日の場合の吸着等温線と 7日の場合の吸着等温

線とが一致することから，この場合，ロームでは 1日の固液接触でほぼ吸着平衡に達して

いると考えられる。一方，砂では，ロームよりも吸着平衡に必要な固液接触時間は長期に

及ぷと判断される。このような吸着速度の影響に対して，吸着平衡時における吸着等温線

がラングミュア型で表現できたことから，ラングミュア速度式を用いて液相濃度の経時変

化を説明することを試みた。しかしその速度定数は一定値にはならず，経過時間ととも

に減少する結果が得られた3s) 。このことは， Asの吸着特性，とりわけその吸着速度は，

単一の吸着速度式では十分表現できないことを示すものである。亜ヒ酸(3価As)に対す

る土壌への吸着速度に関しては Elovich式37)を用いて表現した報告38) はあるが. 5 

価Asに関しては，佐藤ら 31)がカラム試験におけるAsの破過曲線に対してフ口イントリッ

ヒ速度式を適用した例がある程度で，バッチ試験との比較・検討等はほとんどなされてい

ないのが現状である。

図-3.13中の破線で示された原点を通る直線は，後述するカラム試験でフィッティング

されたKd値に基づ、き描いたものであるが，図 3.2で示されたBの結果や図 3.8で示され

たCrの結果と比較すると，バッチ試験とカラム試験との結果はあまり一致しないこともわ

かる。これは， Asの吸着速度に起因するためであると考えられる。

c. pHの影響

Asの吸着等温線はラングミュア型となったが，ここでは， BやCrの場合と同様に. Kd 

を指標としてAsのKdとpHとの関係を検討した。なお，実験条件はBやCrの場合と同ーと

した。結果を図 3.3に示した。この図から， AsのKdは溶液pHによってほとんど変化しな

いことがわかるo Pourbaix線図1)によれば. 5価ヒ素の形態として， pH 3----11の範囲では

H2AsO，，-や HAs04
2 の陰イオン形として存在することが想定されるが.Crのように. pHの

増加とともにKdが減少する傾向は認められなかった。これは.Asはその化学形態によっ

て吸着の選択性はほとんど変化せず，かっOHーよりも高い選択性を有することまた，土

壌の AECとの相関もないことを示唆するものである。しかしカオリナイトやモンモリロ

ナイトのような粘土鉱物に対しては， 出SO，， 2ーよりもH2AsO"ーの方が吸着しやすいという

報告もある 39) 。以上のことから，図 3.3の傾向からは， Crの吸着機構が主に陰イオン交

換反応であることが予想されるが.As吸着においては， リン (P)吸着のような特異吸着

機構40) が作用することが予想される。

d.共存イオンの影響

As溶液に主要元素を共存させることによって.AsのKdと共存イオン濃度との関係を検

討した。添加する塩には. BやCrの場合と同様にNaCl.CaCI2. Na2SO"を使用した。横軸

にCl あるいはSO，， 2 濃度をとり，縦軸にAsのKdをとると図 3.14となる。この図から，

AsのKdは，共存陰イオンであるCl¥S042ーや陽イオンであるNa+の濃度の影響を受け

ず，砂で 8----15ml!g，ロームで1000----300Oml/g程度の一定値を示すことがわかる。しか
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Ca濃度の増加とともに若干Kdが増加する傾向を示

このことは，想定されるAsの化学形態は陰イオン形であるにも係わらず，

ように共存陰イオンと競合することがなく，他の陰イオンと比較すると選択性が著しく高

AsはCrの

し共存イオンにCaが含まれる場合，

しfこO

この

反応には， AsとCaとの沈殿反応やAsとCaとの錯体の土壌への吸着反応等が考えられる。

かし， As濃度に比較して共存Ca濃度が著しく高かったために， AsとCaの液相濃度の減少分

の正確な当量関係はここでは把握できなかった。

(2)カラム試験によるAsの吸着・移行特性

し

AsとCaとの間の反応も起こることを示唆する。Ca共存下では，いことを示す。また，

Ca2
+イオンが 100mg/l共存する場合，砂やロームによ

るAs吸着には，固液接触時間の増加とともにその吸着量が増加する吸着速度の影響が現れ

ること，吸着平衡時の吸着等温線がラングミュア型となること，吸着量が共存Ca2
+イオン

濃度の増加とともに増加するが，他の主要イオンやpHの影響は受けないことを明らかにし

BやCrの場合と同様に，砂と粒度調整ロームを用いてカラム試験を実施し，

移流を伴う場合のAs吸着について実験的に検討した。

カラム試験の方法

実験に供した試料は，表 3.1に示した川砂と粒度調整ロームである。試験方法は，

Crの場合と同様であり，

共存する場合の砂層を通してのAsの破過特性を測定し， Run 6では，

一107-

Bや

Ca2
+イオンが 100mg

Ca2
+イオンが 100mg/lその条件を表 3.2に示した。 Run5では，

(1)では，バッチ試験によって，

ここでは，fこ。

a. 



/1共存する場合の調整ローム層を通してのAsの破過特性を測定した。また， Asの十分な破

過が認められたRun5の後に，蒸留水を用いた脱離試験を実施した (Run5') 0 さらに

As吸着に及ぼす共存Caの影響を把握するために Run7 ， TではCaが共存しない場合の砂

層を通してのAsの破過特性を測定し， Run 5， 5'と比較した。

b. カラム試験の結果

Run 5のAsとCaの破過曲線を図-3.15に示す。図中の一点鎖線はCaに対して式(3.2)を

適用し実線はAsに対して式(3.3)を適用したときの解析結果である。この図から， Caの

Kd， Dは，それぞれRun1やRun3と同一の O.2ml/g，2 X 1Q-2cm2 /sでフィッテイン

グでき， AsのDはCaと同一値となったが， KdはCaよりも大きい 4ml/gとなった。さらに，

Crと同様に K..を導入することによってAsの破過曲線のテーリング部分のよりよいフィ

ッテイングができた。

カラム試験でフィッテイングPされたAsのKdを図 3.13中に表示すると，図中の破線と

なる。この図から，この直線はパッチ試験における固液接触時間が30minのプロット群と

概ね一致することがわかる。 Run5の完損砂層を通しての溶液の平均滞留時間は，通水速

度から約9minと算定されるが， AsのKdから遅延効果を考慮すると，溶液中のAsの正味の

平均滞留時間は約23minとなり，バッチ試験における聞液接触時間30minとほぼ一致する。

このことから，バッチ試験の固液接触時間に相当するカラム試験の正味の平均滞留時聞が，

バッチ試験の固液接触時間と一致する場合には，両者のAs吸着量は一致すると考えられる。

Run 5'のAsとCaの脱離曲線を図-3.16に示す。この脱離試験では， Run 5における流出

水量Q=llOOalで流入溶液を蒸留水に置換した。この図から， Caの脱離特性は， Kdを吸

着過程と同ーの O.2ml/gと設定することによって評価できることがわかる。すなわち， Ca 

に対しては，吸着・脱離の過程によらず本実験の濃度範囲ではへンリ一式で表現できた。

しかし Asに対しては， Kdを 4ml/gと設定するだけでは，脱離開始直後の涜出謹度の急

激な上昇は評価することはできなかった。これは，吸着過程でK..という指標を用いて表

現した破過曲線のテーリング部分を占める吸着成分が，脱離開始によって一挙に流出した

ためであると考えられる。

Run 6のローム層を通してのAsとCaの破過曲線を図 3.17に示す。図中の一点鎖線はCa

に対して式(3.2)を適用し実線はAsに対して式(3.3)を適用したときの解析結果である。

この図から， CaのKd，Dは，それぞ、れRun2やRun4と同ーのlOml/g，1Q-2cm2/sでフ

イッテイングでき， AsのDはCaと同一値となったが， KdはCaよりも著しく大きい2500ml

/gとなった。さらに， Crと同様にK..を導入することによってAsの破過曲線のテーリング

部分のよりよいフィッテイングができた。ここで K...はRun5の砂の場合よりも 1オー

ダ程度大きく， Run 4のCrの場合と同程度の値となった。

カラム試験でフィッテイングされたRun6のAsのKdを図 3.13中に表示すると，図中

の破線となる。この図から，この直線はバッチ試験における固液接触時間が 1日および7

日のプロット群を貫くことがわかる。 Run6のローム層を通しての溶液の平均滞留時聞は，

通水速度から約3minと算定されるが， AsのKdから遅延効果を考慮すると，溶液中のAsの
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正味の平均滞留時間は約 4.8日となり，バッチ試験における固液接触時間とほぼ一致する。

このことから，線形・非線形の吸着等温線の型式は異なるが，バッチ試験の固液接触時間

に相当するカラム試験の正味の平均滞留時聞が，バッチ試験の固液接触時間と一致する場

合には，両者のAs吸着量は概ね一致すると考えられる。

Run 7および7'として， Caが共存しない場合の砂層を通してのAsの吸着・脱離試験を行

った。結果をRun5および5'と比較して図 3.18に示す。図中の実線は，式(3.2)を適用

したときの解析結果であり， Run 5および5'で、はKdを4ml/gと設定し， Run 7および7'

ではKdを2ml/gと設定した口この図から Caが共存しないとAs吸着量は誠少することが

わかる。 Kd値の変化から判断すると， Caが 100mg/l共存する場合と共存しない場合とを

比較すると， As吸着量は後者が半減することがわかる。また， Run 7， 7'においては，破

過曲線の顕著なテーリンク守や脱離開始直後のAs濃度の急激な上昇は認められなかった。こ

のことは， Caが共存しない場合は， Caが共存する場合にK..というパラメータで表現され

た反応は起こらないことを示唆するものである。

図 3.19には， Caが共存しない場合のパッチ試験による砂の吸着等温線を示す。ここで，

困液接触時間は 1日とした。図中の直線は， Run 7および7'のカラム試験でフィッティン

グされたKd値に基づ、き描いた。この図から， Caが共存しない場合はバッチ試験とカラム

試験との結果がよく一致することがわかるO この結果を踏まえると，図-3.13に示された

Caが共存する場合のAsの吸着等温線において，バッチ試験結果とカラム試験結果とが一致

しなかった理由が，共存Caに起因するといえる。従って， As吸着には，カラム試験におけ

るKdで表現される可逆的な反応の他に， Ca共存下では， AsとCaとの聞に生起する反応が

作用することが予想される。また， AsとCaとの反応が吸着の時間依存性を示すことも推察

される。

図-3.20には， Caが共存しない場合のバッチ試験によるロームの吸着等温線を示すo こ

こで，固液接触時間は 1日とした。この図から，砂同様に，ロームに対してもCaが共存し

ない場合のAsのKd値は，共存する場合の値よりも減少することがわかる。このことは，

吸着剤の種類によらず， As吸着においては， Ca共存下では， AsとCaとの聞に生起する反応

が作用すると考えられる。

3. 3 大型ライシメータを用いた石炭灰層を含む多層地盤中の無機イオン種の吸着・移

fT 

3. 2では，室内におけるバッチおよびカラム試験によって， B， Cr. Asの吸着特性を

検討した。本節では，円筒型の大型容器(ライシメータ)の中に，石炭灰の陸上埋立処分

地を模擬した石炭灰層を含む多層地盤を構築し石炭灰に含まれる主要元素や徴量元素の

石炭灰層からの溶出とその溶出物質の下部層における吸着・移行に関する特性について実

験的に検討した。ここでは，主要元素としてCaとS04に着目し，徴量元素としてB，Cr. 

Asに着目した。

2. 3で述べた実フィールドでの試験とは異なり，対象物質の移行・拡散範囲を限定す
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るような大型試験容器を使用する降雨浸透実験や搭質移行実験は，手間や費用の面で困難

を伴うため，国内ではあまり実施されていないのが現状である。わずかに，地温，土壌水

分量，地下水位の制御が可能なライシメータを用いた降雨浸透実験や肥料成分の溶脱実験

が行われている程度である41〉42}43)o 米国では，砂漠の中に内径 1""'-'2m，深さ 3""'-'6

m程度の大型ライシメータ試験装置を設置し鉛直 1次元方向の不飽和層中の水分の移動

や溶質としてのトリチウムの移行に関する実験を行ったり 44)45) 森地内に完全な閉鎖系

ではないが，深さ 2mに及ぷ土中の水分量および土中水の水質の観測が可能な装置を設置

し無機イオン種や有機物の移行挙動を追跡する実験を行ったりしている46〉 O また，内

径75cm，高さ 150cmの大型円筒カラムを用いて，水分量の変化や主要陰イオン種の移行に

関する室内試験の報告47】 48}や，多層地盤を対象としたCI イオンをトレーサとした室内

カラム試験の報告49} 等もある。しかし溶質のソースとなる層とそのシンクとなる層と

が混在する系でのカラム試験はほとんど実施されていない。

本節では，大型ライシメータを用いて，溶質のソースとなる石炭灰層と溶質のシンクと

なる土壌層とから構成される多層地盤を構築し石炭灰層からの各種元素の溶出特性とそ

の溶出元素の下部土壌層における吸着・移行特性を同時に検討した。これは，実際の石炭

灰陸上埋立地における現象とも一致すると考えられる。

3.3.1ライシメータ試験の概要

(1)試験装置と充填試料

試験に用いたライシメータは，図 3.21に示すように内径1.5m，高さ2.5mの鋼製の円筒

容器である。図に示すように，土中水分量を計測するために，挿入型中性子水分計用のア

クセスチュープを設置するとともに，数深度においてテンシオメータを埋設した。また，

間隙水の水質を分析するために，図に示す深度にポーラスカップを埋設し真空ポンプを

用いた減圧吸引を行うことによって，定期的な採水を可能とした。地下水位は，試験期間

中変動しないように，流出口付近に設置した地下水位設定装置によって，カラム最深部か

ら85cmの位置に固定した。

ライシメータに克損した試料は，表-3.3に示す物理的性状を有し，図 3.21に示すよう

な構造で多層地盤を構築した。なお，表-3.3に示した関東ロームは，表 3.Hこ示した関東

ロームと同一である。カラム最下層には離を40cm厚に敷き，その上にロームを1l0cm厚で

充填した(下部ローム層)。地下水位は，下部ローム層の中央付近に設定した。ソースと

なる石炭灰層(ここでは粒径の細かなフライアッシュを使用)は，下部ローム層の上部60

cm厚とし最上部には覆土として30cm厚のローム(覆土ローム層)を充填した。本試験で

使用したフライアッシュは豪州産の弱アルカリ灰で，表 3.4に化学組成等の化学的性状を

ロームのそれと比較して示した。表中には，参考のために表-3.1に示した川砂の化学組成

等も示す。この表から，フライアッシュがロームや砂と大きく異なる成分は，モリブデン

(Mo) ， B， Asであり， Crの含有量はあまり変わらなかった。

(2)降雨条件と充填試料の不飽和浸透特性

覆土ローム層に供給する降雨は，人工降雨装置(降雨シミュレータ)を用いて，我が国
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の年間降水量を考慮して25皿/週 C1304mm/y)の割合で，間欠的に水道水を供給した。こ

れは，降雨装置の性能上連続給水実験は困難であったからである。表 3.5に供給した水

道水の性状を示す。降雨の供給パターンは，週に一度，降雨継続時間を3hとし， その時間

内で25醐の降雨を与えた(降雨強度 8.3阻 /h)。

覆士ローム層，フライアッシュ層，下部ローム層から構成される多層地盤中の不飽和浸

透特性を一割面するためには，事前にサクション圧(圧力水頭)hと土中水分量(体積含水

率)()との関係を表す水分特性曲線 Csoilwater characteristic curve )および不飽和

透水係数kと飽和透水係数k.との比である相対透水係数k/k.と土中水分量oとの関

係を求めることが必要である。これらを測定する方法には幾っかあるが5()) 51) ここでは，

直接ライシメータを士柱法のカラムとみなし h-()関係を，また，特定地点における散水

に伴う水分量とサクション圧の経時変化を非定常的に測定し，その変化割合から次式に基

づき k-()関係を測定した。なお k.は別途変水位法によって測定した。

δ()/θt 
(3.5) 

Cdh/θz -1) /δZ 。k C ())エ

測定結果を図-3.22に示す。図中には，式(3.6)，(3. 7)で表現される van-Genuchten式

52) を適用した結果も示す。

(3.6) 

(3. 7) ( 1 - C 1 -S e 1/皿)圃〕
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表-3. 3 ライシメータ試験に使用した試料の物理的性状

比重 間隙率 飽和透水係数
試料

ρ(-) f (-) k s (佃/s)

フライアッシュ 2. 2 3 o. 5 5 3 x 1 0-4 

ローム 2. 7 3 o. 7 5 3 x 1 0-3 

'---ー一一一ー『【司『ーー四E司同【

表-3. 4 ライシメータ試験に使用した試料の化学的性状

フライアッシュ ローム

pH (H20) 8. 7 6. 3 

pH(KCl) 8. 8 5. 8 

S i O2 (%) 6 5. 5 3 O. 5 

Al (%) 1 2. 3 1 O. 3 

Fe (%) 2. 3 7 8. 9 4 

Ca (%) 1. 77 o. 2 3 

Mg (%) O. 188 1. 15 

Na (%) O. 009 O. 056 

K (%) O. 314 O. 6 7 

C 1 (%) 0.0075 <0.005 

S (%) O. 543 O. 4 7 

C r (mg/k g) 85. 0 6 3. 6 

Mo (mg/kg) 6 3. 0 < 2. 0 

B (mg/k g) 105 1 6. 8 

As (mg/kg) 131 5. 9 

水分量 (%) 15. 1 

強熱減量 (%) 2. 3 

表-3. 5 実験に供した水道水の水質

As 
mg/l 

Cr 
mg/l 

B 
mg/l 

Ca 
mg/1 

Na 
mg/l 

川砂

6. 1 

4. 8 

64. 7 

6. 6 9 

4. 6 9 

1. 93 

1. 76 

O. 5 2 

2. 0 7 

<0.005 

O. 5 0 

33. 2 

7. 0 

2 O. 3 

3. 9 

SO.-s 
mg/1 

N. D.本 1N. D.キ 10. 1以下 116-26114-2419-15

キN. D. : A s <0.0005 mg/l， C r <0.003 mg/l 
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ただし Se ({}-{}r)/(θ.-(}r) 

m ニ l-l/n

ここに Se 有効飽和度(-)， (}r 最小容水量〔一)， {} s 最大容水量ト)， 

R-， m， n 定数

一般に van-Genuchten式は砂質土に対しては有効であるが，粘性土に対してはあまり

有効ではないと指摘されている 53) 口しかしここで使用したロームとフライアッシュの

両方に対しては van-Genuchten式が適用できることがわかる。西垣ら54)55)は van

Genuchten式を含めた数種の h-{}，k-{}関係式を用いて様々な土壌への適用性を検討

しているが，ここでは，同ーのパラメータでh-{}とk-{}の関係を表現できる van-

Genuchten式を採用した。フライアッシュの場合，図 3.22から，水分量のわずかな差で

hやkが急激に変化することもわかる。

3.3.2ライシメータ試験における水分流動・溶質移行解析手法

覆土ローム層，フライアッシュ層，下部ローム層の 3層から構成される地盤中の l次元

飽和・不飽和水分流動解析には，有限要素法に基づく解析モデル (FEGMコード)56) を用

いた。支配方程式を次式に示す。

d{} ah 
、、/、B/Z

 

十h
 

〆，、、一

守

心

内

O
一

司

O
K
 

/
E
1
 

z
 

o
o
 

(3.8) 
dh at 

ここに z 位置水頭 (L)

フライアッシュ層からの各種元素の溶出，およびそれに引続く下部ローム層中の溶出元

素の移行を評価するための l次元溶質移行解析には，有限要素法に基づく解析モデル (FE

RMコード )56】を用いた。支配方程式を次式に示す。

a aq a 
c {} C)十ρb一←ー十一一一一 CVC) 

at at az 

a aC 
({) D 一一一一)- K. ・0・C-K. ・ρb • q (3.9) 

az az 

ここに K. 固相から除去される速度定数 (T-1
)

3.3.3ライシメータ試験の結果

(1)フライアッシュ層を含む多層地盤中の水分流動

週に一度の間欠的な降雨に伴う各層の水分量の変化を図 3.23に示す。ここで z座標

は，下部ローム層底部を Zニ Oとした上方向の座標とし図中に示す Z座標値は，覆土ロ

ーム層，フライアッシュ層，下部ローム層の各層のほぼ中央部である。水分量の測定は挿

入型中性子水分計を用い，降雨終了後 1日日， 4日目， 7日目に行った。なお，降雨終了

後7日目は次の降雨の直前に相当する。また，便宜上横軸の時間は，後述する解析結果と

比較するために，対象降雨の開始時間を tニ 7日とした。この図から，降雨に伴って覆土

ローム層中の水分量の変化は若干認められるが，フライアッシュ層や下部ローム層中の水

分量はほとんど変化しないことがわかる。このような傾向は，テンシオメータによるサク
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ション圧の測定からも確認されている 57) 。

図-3.24は，試験期間中の供給水量(降雨量) Q;uど流出水量(正味の浸透量) Q ou金

の経時変化を示す。この図から，試験開始から 8'"'-'9週間は克損試料の初期含水量が小さ

かったために，流出水量は 1'"'-' 2凹/週程度と小さくなったが.10週日以降は10'"'-'30皿/

週に増加しかなりの変動を示した。この変動は，ライシメータ装置の置かれた気温，湿

度等の気象条件の変化に起因すると考えられる。しかし 10週日以降の流出水量の平均値

は 18.7mm/週と計算され，この値が正味の浸透速度に対応することになる。供給水量25皿

/週と平均流出水量 18.1mm/週との差である6.3凹/週は，表面流出量が試験期間中認めら

れなかったことから，蒸発量に相当すると考えられる。すなわち，本試験条件下では，供

給水量の約25%が蒸発し，残りの約75%が降下浸透することになる。

上述した試験結果を踏まえ，式(3.6)， (3. 1)， (3. 8)を用いて多層地盤中の水分流動解析

を行った。解析では，定常解析と定常解析結果を初期条件とした非定常解析の両方を以下

の境界条件を用いて実施した。

〔定常流動解析J 1>0. z=O で h = 45 cm 

t > O. z =200cmで Qin= 18.7 mm/週

〔非定常流動解析J1>0. z=O で h = 45 cm 

0< 1 ;;:;;: 3 hrs， z =200cmで Q;u=6.23皿 I/h

3 hrs < t豆 1days. z =200cmで Qin= 0 mm/h 

1 days< t 三五 1 days 3 hrs. z =200cm で Qin二 6.23 皿 /h

1 days 3 hrs < 1豆14days. z =200cmで Qin= 0 mm/h 

ここに， Qin 降雨フラックス (LT-1 J 

解析上の降雨条件としては，定常流動解析では平均浸透速度 08.1皿/週=0.11皿I/h)

に相当する降雨量を連続的に与えたが，非定常流動解析では降雨期間中に対してだけ正味

の浸透水量に対する降雨強度 08.1皿!/3h=6.23mm/h)を与え，降雨終了後は浸透水量を

ゼロとしこれを繰り返した。このような非定常雄動解析における降雨条件はライシメー

タ試験条件を模擬したものである。

図-3.25(a)には，ライシメータ内の水分量およびサクション圧の鉛直分布に関する定常

流動解析結果を示す。また，図-3.25(b)には，定常流動解析結果を初期条件とした降雨終

了後3hから次回の降雨直前の7日目までの非定常流動解析結果とその後の 7日間すなわち

7日から14日までの非定常流動解析結果を示す。さらに，その後の 7日間の解析も実施し

たが，図-3.25(b)における 1'"'-' 14日の結果と同様の結果が得られた。これらの図から，非

定常流動解析においては，フライアッシュ層や下部ローム層中の水分量は深度によって異

なるが，時間的に変化せず，定常流動解析結果と同一値を示した。一方，覆土ローム層で

は，定常流動解析においては，深度に依存しない一定の水分量を示すが，非定常流動解析

においては，降雨に伴い土中水が降下浸透する様子がわかる。すなわち，降雨に伴う水分

量変化は覆土ローム層内にだけ現れ，フライアッシュ層や下部ローム層では水分量変化は
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ほとんど認められなかった。また，図 3.25(b)に示す2図を比較することによって，定常

流動解析結果を初期条件とする場合と非定常な降雨を一度経験した 7日目の非定常流動解

析結果を初期条件とする場合とでは，覆土ローム層内の水分分布にわずかな相違が認めら

れるものの，どちらの場合も不連続の降雨によって水分量の分布が周期的に変化し，その

周期が降雨パターンに対応する 7日間となることがわかる。

図 3.23には水分量測定深度における非定常流動解析結果を示した。この図からも，不

連続な降雨に伴う水分量変化は，覆土ローム層中央のz= 185cmの位置でだけ認められ，

フライアッシュ層中央の Z エ 140cmや下部ローム層中のzニ 60cm.の位置で、は，降雨の有無

に係わらず水分量が経時的に変化しないことがわかる。また，実測値と解析結果とも概ね

一致し，本解析によって，フライアッシュ層を含む多層地盤中の飽和・不飽和浸透現象を

評価できると考えられる。

(2) フライアッシュからの各種元素の溶出

(1)では降雨の降下浸透について検討したが，ここでは，降下浸透した水分がフライア

ッシュと接触しフライアッシュに含まれる成分が溶出する現象について検討した。対象

としたフライアッシュ中の拠地主要成分としてCa，S04および徴量成分としてB，Cr， As 

を選択しそれら元素のフライアッシュ層における間隙水中濃度の経時変化を分析した。

同時に，降雨である水道水中の主要元素の一つであるNaとpHの測定も行った。なお，元素

分析は， Naに対しては原子吸う匂E度法， Na以外の元素に対しては ICPを適用した。

図-3.26は，フライアッシュ中の主要な陽イオン成分であるCaの間隙水中濃度変化を示

す。図中には，フライアッシュ層中の2深度 (z= 150cm，120cm)で採水した間隙水の分

析結果を示す。この図から，試験開始初期は深度に係わらず、間隙水中のCa濃度はほぼ 580

mg/lとなったが，上部に位置する Z二 150cmにおいて試験開始 100日日付近， z = 120cm 

において試験開始 240日目付近からCa濃度が急激に低下し，その後供給水である水道水中

のCa濃度に漸近することがわかる。このことは，フライアッシュ層からのCaの溶出パター

ンとして，初期間隙水中濃度すなわち溶出濃度は深度方向に対しては一定であり，その溶

出濃度が持続する時間(溶出継続時間)がフライアッシュ層自体の深度とともに増加する

ことを示す。また，図 3.27にフライアッシュ中の主要な陰イオン成分であるS04の間隙

水中濃度変化を示す。採水位置はCaの場合と同一である。この図から S04のフライアッ

シュ層からの溶出パターンはCaのそれと類似し試験開始初期の溶出濃度は深度方向に対

して一定となり，その溶出継続時間はフライアッシュ層自体の深度とともに増加すること

がわかる。ここで， S04-Sの溶出濃度は 500--600mg/lとなり，溶出濃度が低下する時期

はCaの結果と一致した。 EPRIの研究によれば，フライアッシュからの各種元素の溶出機構

は難溶性無機塩の溶解・沈殿反応に起因することが指摘されているが58)-61)図-3.26

および図-3.27から， CaやS04の溶出濃度が一定であるので，この濃度がある難溶性無機

塩の溶解度積で制限されていると考えると， EPRIの指摘を裏づける結果となる。

フライアッシュ層中の間隙水のpH変化を図-3.28に示す。この図から， 2年u上に渡る

試験期間中， pHは8程度の一定値を示した。この結果は，充填したフライアッシュが弱ア
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ルカリ性であったことと整合する。

徴量成分であるBのフライアッシュ層における間隙水中濃度の経時変化を図 3.29に示

す。この図から，フライアッシュ層からのBの溶出は，試験開始初期は深度に係わらず間

隙水中のB濃度はほぼ2Omg/lとなり，その後，上部に位置する z= 150cm，次いでその下

部に位置する Zニ 120cmにおいて濃度が急激に低下しそしてゼロに漸近することがわか

る。これは，主要成分であるCaやS04の溶出とほぼ同様な特徴である。ただし CaやS04

と比較すると， Bの溶出濃度は 1オーダ小さい約20mg/lとなり，また，溶出継続時間も Z

150cmで-70日程度， z = 120cmで 100--150日程度と減少した。

フライアッシュ層における間隙水中Cr濃度の経時変化を図 3.30に示す。この図から，

Crの溶出濃度はおよそ 1mg/lと判断されるが， Ca， S04， Bとは異なり z= 120cmにおいて

試験初期に溶出濃度は比較的低く，徐々にその濃度が増加した。このことは， Cr溶出には

溶出速度の影響が発現することを示す。 Crの溶出継続時間は zニ 150cmでおよそ50日，

z = 120cmでおよそ 100日となり， Bよりもさらに減少した。

フライアッシュ層における間隙水中As濃度の経時変化を図 3.31に示す。試験初期の間

隙水濃度は 200--300μg/lであったが， z = 150cmでは 100日目以降， z = 120cmでは

200日目以降から徐々に濃度が増加することが認められ，試験開始から 2年以上経過して

も濃度が上昇し続けている。このAs濃度が増加し始める時期は，間隙水中のCa濃度が誠少

し始める時期と一致した。この理由として， 3. 2のバッチあるいはカラム試験で明らか

になったように，砂やロームによるAs吸着量が共存Ca濃度とともに増加する点を踏まえる

と，フライアッシュに対しても，間隙水中のCa讃度が高い試験初期においては，フライア

ッシュのAs吸着量が大きいのでAs溶出濃度が低く，間隙水中のCa濃度が低下した段階で，

フライアッシュのAs吸着量が減少し溶出濃度が増加するためであると考えられる。従っ

て， Asの溶出特性を評価する場合，先ず主要成分であるCaの溶出特性を評価することが必

要であると考えられる。

供給水である水道水中の主要成分の一つであるNaのフライアッシュ層中の間隙水濃度の

変化を図 3.32に示す。試験初期は 5"'-'lOmg/ 1程度の値を示すが，その後徐々に濃度が増

加する傾向が認められる。

フライアッシュからの各種元素の溶出現象を評価するモデルには，式(3.9)中に新たに

ソース項を加える方法と式(3.9)の左辺第2項の吸着項を利用する方法とがある。ここで

は，溶出挙動が複雑なAsを除いた主要駒子のCa，S04と徴量成分のB，Crに対して，これら

のモデルの適用性を検討した。

3. 2のカラム試験によれば， B， Cr， Asと共存するCaが砂やローム層中を移行する挙動

はへンリ一式で表現できたことから， Caの溶出モテ'ルとして式(3.D を用いた。すなわち，

フライアッシュからのCa溶出現象に対して，式(3.9)に式(3.Dを代入しさらに K... 

とKsをゼロと設定した評価式を適用した。そして，実測値に一致するようにフライアッ

シュ層のKdと次式で表現される αLの2パラメータをフィッティングした。

oαL  ・v/ () (3.10) 
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ここに， αL 縦方向分散性定数(分散長，分散能とも呼ばれる) (LJ 

初期および境界条件は以下の通りである。

〔初期条件J t = 0， 0豆 Z 豆 110cm(下部ローム層) で c=O

110cm< z 豆 170cm(フライアッシュ層)で c=co 

170cm< z 豆 200cm(覆土ローム層) で c=O 

〔境界条件J t > 0， z = 0 で oc/oz=O 

z = 200cm で c=O

供給水として使用した水道水中に，表一3.5に示したように， Caを約20mg/lを含んで、いるが，

溶出濃度であるcoの3%程度であるため，降雨中のCa濃度はぜ口として解析した。また，

OとVは定常流動解析結果を用い， ρbは試験条件に基づき設定した。

解析結果を実測値とともに図-3.33に示す。この図で， CaのKdは1ml/g， αLは1cm 

とフィッテイングされた。 αLは，後述する下部ローム層におけるCa濃度変化や他の成分

の濃度変化からも同様な値をフィッティングすることができた。 Kdが仮にゼ口であれば，

初期条件で与えられるフライアッシュ層中のCaは一度降雨で、置換されると，直ちに濃度が

低下する。しかし Kd= 1ml/gとフィッテイングされたため，ソースであるフライアッ

シュ層においても遅延効果を見込むことができる。次式を用いて遅延係数Rfを算出する

と，

R f 1 + P b • K d / () (3. 11) 

約2となる。この数値は，フライアッシュ層の間隙水が2回置き換わるまでCaが溶出し続

けることを意味する。そのため，フライアッシュのKd値は諮出継続時聞を推定する上で

重要なパラメータとなることがわかる。

図-3.33において，試験初期では解析結果と実測値とが一致することから，フライアッ

シュ層からのCa溶出は，砂やロームによる吸着現象同様へンリ一式で表現できることがわ

かる。その場合のパラメータは，比例定数であるKdと溶出濃度coであり， Kdは溶出

継続時間を， coは最大溶出濃度を表現する。

一方，陰イオンの主駒子であるS04はCaと同様な溶出特性を示したため， Caと同じへン

リ一式を適用できることがわかる。その際， S04とCaとを比較すると，溶出継続時間が同

一で溶出濃度が異なったので，フライアッシュ層中のS04のKdは1ml/g， Coは 550

mg/lと設定することによって，解析結果を実測値にフィッテインク守することができた。

フライアッシュ中の徴量成分であるBの溶出は，図-3.29から試験初期では若干の濃度

変動が認められ， Caよりも明確な一定の最大溶出濃度を示さなかった。そこで，砂やロー

ムのB吸着モデルと同様なへンリ一式を溶出モデルとして適用する場合と佐藤62) が提案

している 2成分溶出モデルを適用する場合の2通りの方法でBの溶出現象を評価した。

Bの溶出モデルにへンリ一式を適用した場合のフライアッシュ層における濃度変化を図

3.34に示す。ここで， Bの溶出濃度は20mg/1，フライアッシュのKdはゼロ，ロームの

Kdは4Oml/g，αLは1cmとした。この図から，試験初期のB濃度の変動部分を除いて概

ね解析結果と実測値とが一致することがわかる。また，図中の 350日付近に， B濃度が再
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度増加する傾向が認められるが，これは図 3.33に示したCaに対しても若干認められるこ

とから，間隙水のサンプリングに起因するものであると考えられる。すなわち，ここでは

土中に埋設したポーラスカップ内部を減圧して間隙水を採取する方法を採用しているため，

ポーラスカップ周辺の採取される間隙水の範囲が変化したものと考えられる。

2成分溶出モデルは，反応初期に急激に短期間で溶出する成分と緩慢に持続的に溶出す

る成分それぞれに対して不可逆的な一次反応式を適用したものであり，次式で表現される

62) 。

k1 ・Q1 (3.12) 

-k2 ・Q2 (3.13) 

Q1 十 Q2 Qo (3.14) 

Q1/ Qoェ α Q2/ Qo = 1-α(3.15) 

ここに， Q1 易溶出成分濃度 (MM-1)， k 1 易溶出駒子の溶出速度定数 (T-1)， 

Q2 難溶出成分濃度 (MM-1)， k 2 難溶出成分の溶出速度定数 (T-1)， QO:総

溶出濃度 (MM-1
) ，α:総溶出成分に対する易溶出成分の濃度比(-) 

式(3.12)，(3.13)， (3.14)を式(3.9)に組み込み，フライアッシュ層におけるBの間隙水中

の濃度変化を評価した。

Bの溶出に対して2成分溶出モデルを適用した結果を図-3.35に示す。このモデルでは，

Bの最大溶出濃度で基準化することはできないので，図の縦軸は分析濃度をそのままとっ

た。この図から，試験開始とともに急激に間隙水中のB濃度が増加し最大濃度に達した

後，一旦は急激に濃度は低下するが，ある程度まで濃度が誠少すると，その後はゆっくり

とした濃度の減少傾向を示すことがわかる。この初期の濃度変化は易溶出成分の溶出特性

を表し，後期の濃度変化は難溶出成分の溶出特性を表すことになる。なお， 2成分溶出モ

デル中のパラメータは通常バッチ溶出試験によって取得することができる62】。このモデ

ルによって，フライアッシュ層からのBの溶出現象の中で溶出濃度の初期の上昇部分や後

期のテーリング部分を含めて評価することができた。

図-3.30に示されたCrの溶出には明らかな溶出速度の影響が認められたため， 2拠地

出モデルを適用した。結果を図-3.36に示す。ここでは. 2成分溶出モデル中で使用して

いるパラメータを 3通りに設定し感度解析も併せて行った。

図-3.36(a)はQ。の影響，関-3.36(b)はαの影響，図-3.36(c)はk1の影響，図 3.36

(d)はk2の影響を検討した図であり，Qo = 0.8μgjg . α=0.75. k 1 = 5X 10-3 

h -1， k2 =10-4 h-1と設定した場合解析結果は実測値と一致した。これらの数値の中で，

Q。と αはバッチ溶出試験や室内カラム溶出試験結果と一致したが6幻 k1 とk2 はそ

れよりも小さな値となった。 k1 およびk2 の値が減少する理由は，Crの溶出速度がライ

シメータ試験の降雨の浸透速度と比較して小さく，一度溶出したCrによって液相濃度が増

加しそれに伴い溶出が抑制されたためであると考えられる。従って，国相への吸着モデ
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ルを逆に溶出モデルとして使用することによって k1 ， k2 の液相濃度依存性を考慮す

ることができるので，FERMに組み込まれているへンリー型，ラングミュア型，

リッヒ型の平衡モデルあるいはその速度モデル63)64)を今後各種元素の溶出現象の評価に

フロイント

適用していくことが必要である。

ロームによる溶出元素の吸着(3) 

ここでは，フライアッシュ層から溶出したCa，S04， Bの下部ローム層における鉛直下方

への移行現象について検討した。

図 3.37は下部ローム層中の各深度における間隙水中のCa濃度変化をプロッ卜した。こ

の図から，フライアッシュ層から溶出したCaが濃度低下を伴いながら下部ローム層を降下

浸透する様子がわかる。また，主要成分であるCaにおいても，フライアッシュ層から60cm

u上離れる z=50cm以深では，フライアッシュから溶出するCaの影響は認められなくなっ

fこ。

図 3.38には式(3.9)を適用した Z二lOOcmにおける解析結果を実測値とともに示した。

図中の縦軸は，図 3.33と同様にCa溶出濃度で基準化し， αぃ Coは溶出解析時と同一

値を用いた。この図から， Caの降下浸透速度は間隙水の浸透速度(有効降雨量)と比較す

ると遅く， ピーク濃度もフライアッシュ層中と比較すると半減することから，ロームによ

ってCaが吸着されていることが推察される。そこで，吸着モデルとして 3.

験で適用したへンリ一式を用いた。実測値と解析結果との比較から， Kdを2m1/gと設定

すればCa浸透速度の遅延効果を表現することはできるが， Ca濃度の十分な低減は表現で、き

なかった。そのため，式(3.9)中のKd以外にKwあるいはK.を考慮する必要があると

判断された。へンリ一式を使用した場合 Kwを用いても K.を用いてもそれらの数値

2のカラム試
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を変更することによって，同一の解析結果を得ることができる。ここでは，後述するよう

にCa濃度の低下は液相に関与する反応であると考えられるので K.をゼロとし K.に

よってCa濃度の低減効果を評価した。図 3.38では， Kdを固定し K.を 0.-....-10-6 S-I 

で、変化させた。この図から KlO'値として 3XlO-7
S-I程度でフィッテイングできること

がわかるo

図 3.39ではKwを 3xlO-7
S-Iと固定し， Kdを 0.-....-4ml/gで、変化させた。この図か

らロームのKdは 2.-....-4ml/g程度であることがわかる。 3. 2のカラム試験によれば，ロ

ームのKdはlOml/gにフィッティングされ，ライシメータ試験でフィッティングされた 2

.-....-4ml/gよりも大きく見積もられた。これは， Ca自身の濃度だけで、はなく Na等の共存陽イ

オン濃度が，ライシメータ試験において高かったためであると考えられる。

上記の結果から，ロームによるCa吸着には，へンリ一式で表現される可逆吸着成分と見

かけ上Kwで表現される不可逆吸着成分の両方が作用することが明らかになった。可逆吸

着の機構としては，主要共存陽イオンであるNaがCaに先行して移行することが確認された

ことから，陽イオン交換反応であると考えられる。不可逆吸着の機構としては， Caの主要

同伴陰イオンであるS04が図-3.40に示すようにCaと同様な挙動を呈しまた，間隙水が

弱アルカリ性であったことから，①CaCOaやCaS04等の沈殿物生成に関与する溶解・沈殿

反応，②リン酸イオン (P04a-)の特異吸着の場合と同様に， S042 のロームへの特異吸

着に伴う陽イオン吸着量の増加65)-67>等が考えられる。しかしこの不可逆吸着を明確

にするためには，今後の一層の検討が必要である。

図-3.41は下部ローム層中の各深度における間隙水中のB濃度変化をプロットした。こ

の図から， Caと同様に，フライアッシュ層から溶出したBが濃度低下を伴いながら下部ロ

ーム層を降下浸透する様子がわかる。しかしフライアッシュ層から40c叫L上離れる z=

70cm以深では，フライアッシュから溶出する Bの影響は認められなくなった。このことは，

Bの方がCaよりもロームにより吸着し易いことを示唆するものである。

図-3.42には，ロームのKdをパラメータとした z= 100cmにおける解析結果を実測値

とともに示す。解析時のBの溶出モデルとしては， 2成分諮出モテ'ルを用いた。実測値と

解析結果との比較から Kdを40ml/gと設定すればBの降下浸透速度の遅延と液相濃度の

低下の両方の現象が同時に評価できることがわかる。 3. 2のカラム試験の結果をカーブ

フィッテイングして得たロームのKdは20ml/gで、あり，ここでカーブフィッティングして

得た40ml/gの半分に見積もられた。これは， B吸着に関しては共存イオンの影響がほとん

どないことから間隙水のpHの相違に起因するものと考えられる。すなわち，カラム試験で

は間隙水のpHは6前後の弱酸性であり，ライシメータ試験ではpH7.-....-8の弱アルカリ性で

あることを考慮すると，図 3.3に示したpH10以下ではpHの増加とともにBのKdが増加す

る傾向と整合するといえる。

CrおよびAsに関しても下部ローム層中の間隙水中濃度変化を測定した。しかし 3. 2 

のバッチあるいは室内カラム試験結果からもわかるように，これら元素のロームによる吸

着量が非常に大きいため，フライアッシュ層に最も近接した z= 100cmにおいてもCrとAs
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ライシメータ試験ではローム層における難移動性はほとんど検出されなかった。従って，

元素であるCrやAsの吸着特性は明らかにはできなかった。

まとめ

本章では，石炭灰起源のB.Cr. Asといった無機陰イオン種の土壌に対する吸着特性を実

験的に検討し以下の結果を得た。

D砂やロームによる B吸着は，バッチ試験，

4 3. 

カラム試験のような試験方法に係わらず可逆

的なへンリ一式で表現でき，その比例定数である分配係数は，共存イオンの種類と濃度

に依存しない吸着剤固有の値となった。

2)砂によるCr吸着は，試験方法に係わらずへンリ一式で表現でき，分配係数は共存イオン

の種類と濃度にあまり依存しない吸着剤固有の値となった。一方，ロームによるCr吸着

カラム試験では，分配係数で表現される吸着・脱離反応の他に，不可逆的な反応も

その分配係数も硫酸イオン濃度の影響を受け，硫酸イオン濃度の増加

は，

作用した。また，

とともに誠少した。

3)砂やロームによるAs吸着は.Caが共存しない場合，試験方法に係わらずへンリ一式で表

現でき，分配係数はCaC.1外の共存イオンやpHに依存しない吸着剤固有の値となった。

かし. Caが共存する場合，分配係数で表現される吸着・脱離反応の他に，

の反応に起因する不可逆的な反応も起こりうることを明らかにした。

4)大型ライシメータ試験によって，フライアッシュ層を含む多層地盤を構築し降雨浸透，

し

AsとCaとの間

フライアッシュ層からの各種元素の溶出，下部ローム層での溶出元素の吸着の諸特性を

検討した。その結果，降雨の降下浸透はvan-Genuchten式で表現される h-0， 

関係、で評価できた。また，主要駒子であるCa.S04の溶出はへンリ一式で， Bの溶出はへ
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ンリ一式あるいは2成分溶出モデルで， Crの溶出は2成分溶出モデルでフライアッシュ

層からの溶出現象を表現できた。ローム層で、の溶出Ca，80 4 • Bの吸着はへンリ一式で概

ね表現できたが， Caおよひ'804 には一次反応式で表される不可逆反応も考慮する必要が

あることを明らかにした。

円，.
n4u 
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会事 4 主主 耳及毒雪ノ〈ラメーー タ7 ClJ惇笥主さ主則支巨ま去ClJを食言寸

4. 1 はじめに

第 2章や第3章では， LLW中に含まれる放射性核種や石炭灰中に含まれる徴量元素の

地中での吸着・移行挙動を実験的に検討しそれを評価するためのモデルを提案した。そ

れによると， Sr， Co， Csのような陽イオン種の土壌吸着は，主に陽イオン交換反応に起因し

選択係数が吸着指標として有効であること， B， Cr， Asのような陰イオン種の土壌吸着は，

陰イオン交換反応や特異吸着反応に起因することが予想され，分配係数Kdが有効である

ことが明らかになった。上記の陽イオン種においても，実際の放射性核種，すなわち90Sr，

60 CO， 137 Csの濃度比実験で使用した安定同位元素の濃度と比較してはるかに低く，ま

た，自然環境中の安定Sr，Co，CsやCa，Mg等と比較してもはるかに低い。従って，陽イオン

態放射性核種と交換反応をする被交換性イオン種(例えばCa2
+等)の固液相濃度分配比は

ほとんど変化しないことから，この場合はへンリー型モデルを適用できると考えられるo

u上の点を考慮すると，種々の条件によってKdの値は変化するが，指標としては簡便で

あり，有効でもあるといえる。

国内初の低レベル放射性廃棄物貯蔵センターの埋設事業では，土壌や岩盤の吸着特性は

Kdで評価された1)2) 0 Kdは，各核種，各土壌・岩盤試料に対して，現地の模擬地下水

を使用した数百回にも及ぷバッチ試験を行うことによって測定しその中から安全側の評

価結果を与えるような代表値を設定した。しかし使用した溶液は現地の地下水水質を踏

まえた模擬地下水ではあるが，同一地盤材料(吸着剤)であってもKd値は対数正規分布

に近い分布形状を示したω。この結果は，吸着指標としてKdを使用する場合，その値が

地下水水質を含む現地の条件を十分に反映した数値である必、要があることを示す。従って，

最も簡単なへンリー型の吸着モデルを用い，その比例定数であるKdを適切に設定する方

法を確立することも，汎用性の高い吸着モデルを構築することと同程度に重要であると考

えられる。

本章では，自然環境中の安定同位元素を利用し Kdの原位置における信頼性の高い数

値を簡便に測定する方法を考案しその方法の妥当性を放射性核種を対象に検討した。す

なわち， 4. 2でKd測定の考え方を記述し， 4. 3で通常のバッチ試験結果と比較する

ことにより本測定方法の妥当性を検証するとともに，フォールアウト核種への適用結果に

ついて考察した。

4. 2 自然環境中の安定同位元素の固液相濃度比からの分配係数測定法

一般に天然における安定同位元素の存在比Cabundance)は，極めて恒常的であって変動

が少ない。揮発性で移動しやすく，化学的に変化しやすい軽元素ほどその存在比は変動し

やすいが，たかだかHで数%， Li. B， C， N， 0， Si， Sなどでは 0.1--1%程度であ

るといわれている 4)。このことを踏まえた上で，ある土壇・地下水系あるいは岩盤・地下

水系においてバックグラウンドとして存在する自然環境中の安定同位元素の固液相濃度比
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が一定であるとする。この系にバックグラウンド濃度と比較して十分に低い濃度の放射性

核種が流入した場合，各元素の挙動は質量数にほとんど依存しないので，流入した放射性

核種の固液相濃度比は，同位体交換反応等を通して放射性核種流入前の安定同位元素の周

波相濃度比と一致すると考えられる。すなわち，バックグラウンドの安定同位元素の固液

相濃度比をそのまま放射性核種のKdとして適用できることが期待される。本章で提案す

る放射性核種のKd測定法は，上記の考え方に基づき，バックグラウンドの極低濃度の安

定同位元素の固液相濃度を分析し，その濃度比を算出しその値を放射性核種のKdとす

る方法である。ここでは，従来法であるバッチ試験，カラム試験等によって得られる固相

濃度と液相濃度との比を分配係数Kdと呼ぶことに対して，自然環境中の安定同位元素の

固液相濃度比を分配比Ftd(distribution ratio)と呼ぶことによって，便宜上両者を区別

することにする。 KdとFtdとが一致すれば， Kdを別途実験で測定しなくてもFtdから

求めることができる。

4. 3 放射性核種の分配係数と安定同位元素の固液相濃度分配比との比較

4.3.1バッチ試験による放射性Srの分配係数と安定Srの闘液相濃度分配比との関係

自然環境中の安定同位元素の固液相濃度分配比Ftd が，従来法の放射性核種を用いたバ

ッチ試験で得られるKdと一致するかどうかを確認するために，通常安定同位元素が地下

水中に数十μg/1Ja上存在する比較的濃度が高いSrを対象に検討した。すなわち，バック

グラウンドの安定SrのFtdを測定し別途放射性85Srを用いたバッチ試験を行いKdを測

定し両者の結果を比較した。ただしバッチ試験においては放射性SrのKd (Kd85) 

と安定SrのKd (Kd.)を同時に測定した。

また，従来から，放射性核種のKdに及ぼすキャリアの影響については検討されており，

キャリア濃度がある濃度以下ではKdは一定であり，その濃度以上では濃度の増加ととも

にKdが誠少することが知られているのー 14)0 Johnstonら5)6)はそのようなプラト一部が

存在することを固相中に元来含まれている安定同位元素の影響であると判断している。し

かし固相だけでなく，液相に含まれる安定同位元素も考慮した上でプラト一部の存在を

評価した例はなく，また， Kdが誠少し始めるキャリア謹度の意味はこれまで吟味された

ことはなかった。そこで，本節で、はKd85に及ぼすキャリアすなわち安定Sr濃度の影響と

KdSに及ぼす安定Sr濃度の影響を同時に検討することにより，従来からよく知られている

放射性核種のKdのキャリア依存性についても併せて考察した。

(1)試料とバッチ試験方法

a.地下水・地盤材料の採取とその性状

放射性85Srと安定Srとが共存する系でのバッチ試験によるそれぞれのKdと自然環境中

の安定SrのFtd とを比較するために，表 4.1に示す地下水とその帯水層を構成する地盤材

料(土壌，岩盤)を採取した。試料 1は地表に湧出している地下水と被圧帯水層を構成す

る砂のペアである。この砂は，安山岩と玄武岩の岩片からなっており，主な構成鉱物は斜

長石，紫蘇輝石，モンモリロナイトである。試料2と3は掘削されたトンネル内での湧水
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と湧水地点の岩盤(閃緑岩)で，地下水は共通であるが，岩石試料の風化度合が異なる。

試料4と5も掘削されたトンネル内での湧水と湧水地点の岩盤であり，試料4は花商岩，

試料5は頁岩である。ここでは，ボーリング孔内水のような帯水層があまり明確でない試

料は対象とはしなかった。

地下水試料の採取にあたっては，地表面からの湧水は直接ポリ容器に移し取り， トンネ

ル内での湧水は湧水地点にビニールチュープあるいは鋼管の一端を挿入し，他端からの流

出水をポリ容器に移し取った。地盤材料の採取にあたっては，地表への湧水の場合はその

帯水層を構成する地層が地表に露頭している地点で，また， トンネル内での湧水の場合は

湧水地点近傍で，ハンマーおよびショベルを用いてビニール袋に試料を採取した。

採取した地下水の水質を表-4.2に示す。この表から，バッチ試験に供した地下水はすべ

て電気伝導度が 100'""-'200μS/cmの清澄な地下水であり，試料 1は Na-HCOa型，試料2/

3はNa-S04型，試料4および5は Ca-HC03型であることがわかる。これらの地下水試料に

含まれる安定同位元素は，Srが21'""-'2600μg/1， Coが0.01'""-'0.2μg/1 ， Csが0.04'""-'1. 0 

μg/1であった。安定同位元素の分析は， Co， Csに対してはプラズマ質量分析装置 CICP-

MS)を用い， Srに対してはプラズマ発光分析装置(ICP，特にICP-MSと区別する場合ICP-AE

Sと記述する)を用いた。

地盤材料の物理化学特性を表 4.3に示す。表中の試料2'""-'5の岩石試料はバッチ試験に

供するために，粒度が 0.074'""-'0.42阻となるように破砕しフルイ分けを行った。さらに，

試料4および5については粒度調整後の粉末試料を同一採取地点の地下水で洗浄し，洗浄

後の地下水の電気伝導度が本来の地下水の電気伝導度に等しくなるまで洗浄を繰り返すこ

とによって，粉末試料のコンディショニングを行った。ただし試料2および3について

は粒度調整だけ行った。

b.バッチ試験方法

バッチ試験に供した搭液は，あらかじめ0.45μmメンプレンフィルターを用いてろ過し

た採取地下水48aiに日本アイソトープ協会製の放射性85Srの塩化物溶液 laiと所定濃度の

安定Srの塩化物溶液 laiを加え調整し 85Srが 30Bq/ml前後，安定Srが O.025'""-' lOmg/ 1と

なるように調整した。この溶液に地盤材料を加え，室温 C20'""-'25"C)で特に断らないかぎ

り24h振とうし固液接触前後の“Srと安定Srの液相濃度変イヒからそれぞ、れのKdを算出

した。周波分離には0.45μmメンプレンフィルターを用いた。安定Srの分析には. ICPを

用い 85Srの測定はGe半導体検出器を用いた。

なお，地下水中には表-4.2に示したバックグラウンドの安定Srが存在し 85Srのストッ

ク溶液には2'""-'5 mg/l程度の安定Srが存在するため，これらも共存安定Sr濃度として考慮

しfこo

c.安定Srの固液相濃度比の測定方法

地下水中の安定Sr濃度は，直接ICPによって分析できる。一方，地盤材料中の安定Sr濃

度は一度溶解あるいは抽出して溶液の状態に相変化させる必要がある。ここでは，固相の

全量が吸着反応に関与するとは考えられないので， Srの主要吸着機構がイオン交換反応で
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KdとRdの測定に供した試料表-4. 

採取深度

1
2
3
4
5
 

地表面

GL-550m 
GL-550rn 
GL-400m 
GL-400m 

料

湧水 (被圧砂層)
トンネルにおける浸出地下水(変質閃緑岩)
トンネルにおける浸出地下水(新鮮閃緑岩)
トンネルにおける浸出地下水(花商岩)
トンネルにおける浸出地下水(頁岩)

試No. 

)内は地層の条件を示す。* ( 

地下水試料の性状2 表-4. 

5 

8.1 
173 
19 
4.8 
11 
0.43 
ND 
90 
15 
0.3 

2600 
0.2 
1.0 

4 

8.3 
115 
14 
0.85 
7.4 
1.2 
6. 7 
39 
9.9 
3.1 

150 
0.2 
0.2 

2/3 

pH 
E C (μS/岨)本

C a (mg/ i) 
Mg  (mg/i) 

N a (mg/ i) 

K (mg/ i) 

C 1 (mg/i) 

HC03 (mg/i) 

S04 (mg/i) 

N03 (mg/ i) 

S r (μ g/i) 

Co (f.lg/i) 
C s (μ g/i) 

9. 7 
211 
15 
0.01 
22 
0.35 
2.3 
20 
64 
ND 
21 
0.01 
0.04 

8.0 
122 
6.3 
2.4 
12 
1.1 
17 
32 
2.1 
0.9 
25 
0.02 
0.09 

地下水

本 25"C換算値

砂および粉末岩石試料の物理化学特性3 表-4. 

比 重
粉度分布
粘土(%)
シルト(%)
砂 ( % )

p H (H20) 
p H (K C 1) 
C E C (meq/l00g) 
E X C (meq/100g) 

Ca 
Mg  
Na 
k 

5 4 3 2 料試

2. 74 

0 
0 

100*1 

7.8 
7. 7 
4.6 

2.64 

0 
0 

100掌 1

8.9 
8. 1 
2.6 

2.69 

0 
0 

100*1 
9.9 
8.8 
5.0 

2. 74 

0 
0 

100*1 
9.4 
8. 1 
7.2 

2.80 

9 
90 
7.4 
5.1 
18 

11 
0.52 
0.23 
0.36 

2. 1 
0.06 
0.20 
0.09 

7.4 
O. 18 
0.56 
0.15 

19 
O. 14 
1.8 
0.20 

7.9 
3.5 
2.0 
1.2 

司.2

牟 3

O. 074---0. 42mm 
1N CaCN03)2置換. 1N NaCl抽出法

1N CH3COONH4抽出法
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あったことから， O.lN酢酸アンモニウム CCH3COONH4)溶液によって抽出可能な成分をSr吸

着反応に関与する固相成分とした。さらに，イオン交換反応と溶解・沈股反応の両方に関

与する固相成分を溶出させるために， O.lN塩酸 CHCI)による抽出操作も行った。なお，抽

出時の固液比はバッチ試験と同一の条件とした。

(2)試験結果と考察

a.バッチ試験による85Srと安定Srの分配係数の比較

試料 lに対するバッチ試験によるKd85とKdSの液相安定Sr濃度依存性を図-4.1に示す。

ただし試験を通して，添加した安定Sr濃度とその同伴陰イオンである塩化物イオンを除

く共存イオンやpHの変化はほとんど認められなかった。 KdSの算出は，式(2.9)を用い，

初期吸着量qoにはo.lN CH3COONH4溶出可能蜘忙した。 KdSの算出には次式を用いた。

KdS ( CAi -A) /ω) / A (4. D 

ここに， Ai 初期液相85Sr濃度 (ML-3) ， A:吸着後液相85Sr濃度 (ML -3) 

図 4.1から， Kd85 ， KdSと液相安定Sr濃度との関係は，両対数紙上で負の一定の勾配

を有する直線となることがわかる。また，この勾配は固液比に依存しないこともわかる。

一方，図 4.1(b)で示されたKd85を添加した安定Sr濃度に対してプロットすると図 4.2

となる。この図から，添加した安定Srがある濃度レベル(ここでは O.lmg/I程度)に達す

るまではKd85は一定で，それよりも添加量が増加すればKd85が誠少することがわかる。

これまでは，系に添加した安定Sr濃度に対してだけ注目し，地下水中の安定Sr，固相中の

安定Sr， 85Sr溶液中の安定Srの濃度を無視していたために，図-4.2の傾向が知られていた

幻引。しかし図-4.1 (b)で示したように，系に添加した安定Sr濃度ではなく，実際の

液相中に存在する安定Srの平衡濃度に対するKdの変化をみれば Kdが一定となる領域

は存在しなかった。表-4.2から，本実験で使用した地下水中には0.025mg/Iの安定Srを含

み，またこれと平衡関係にある固相中の安定Srが存在し，さらに 85Sr溶液由来の安定Sr

濃度が0.064mg/I相当存在したことから，これらの駒子がKd85の安定Sr濃度依存性に影

響し添加安定Sr濃度がこれらの成分の濃度を超えない限り Kd85が一定値を示したと

考えられる。図-4.2でKd85が低下し始める安定Sr濃度 O.lmg/Iは，正にこれらの成分の

濃度の合計値に相当するといえよう。

試料2および3に対するKdと安定Sr濃度との関係を図 4.3および図-4.4に示す。これ

らの図から，図-4.1同様に安定Sr濃度の増加とともに， Kd85 ， KdSがそれぞれ一定の勾

配で誠少する傾向がわかる。しかし試料 lとは異なり， KdSの方がKd85よりも大きな

値を示し，またその勾配の絶対値も大きな値を示すことがわかる。これは，岩石試料を粉

砕したために，固相の安定Sr濃度がみかけ上増加し KdSがKd85に比較して大きくなっ

たためと推定される。一方，試料2と3とを比較すると，両方ともほぼ同様なKd値を示

すことから，風化の度合はSrのKdにはあまり影響しないことがわかる。

試料4および5は，試料2や3と岩種は異なるが同じ岩石粉砕試料である。しかし試

料4および5では固液平衡状態を確保するため，試料を粉砕後それぞれの地下水で十分に

洗浄・コンディショニングを行った。得られたKdと安定Sr濃度との関係を図-4.5および
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図 4.6に示す。これらの図から，岩石粉砕試料であっても固液平衡状態が確保される場合

には，試料2や3の場合とは異なり， Kd85 とKdSとがほぼ同じ値を示すことがわかる。

また， Kdの安定Sr濃度依存性は，試料 1---3と同様にKd値が一定となる領域は認めら

れず，安定Sr濃度の増加とともに Kd85 ， K dSは一定の勾配で減少した。

これらの結果から，バッチ試験によってKd85 とKdSとを比較する際，砂のように地下

水との接触が十分確保され固液平衡状態にあると判断される試料は，そのまま試験に供す

ることができるが，岩石の粉砕試料のように地下水との接触が十分確保されていない周波

非平衡状態であると判断される試料は，事前に十分な固液平衡状態に達するような前処理

が必要であることがわかった。今回は，岩石粉砕試料をその採取地点近傍の地下水を用い

て洗浄するという前処理法を採用した。

各試料に対してKd85 とKdSとの値を直接比較するためにそれぞれの値を両対数紙上

にプロッ卜すると図-4.7となる。図中には，周波接触時間を 1日としたときのプロットの

他に，固液接触時間を7日あるいは28日としたときのプロットも示す。これらの図から，

周波平衡が十分達成されていると考えられる試料 L 4， 5に対しては，回液比や固波接

触時間に係わらずKd85 とKdSとが一致し，各プロットが図中に示されている勾配45
0

の

直線上に位置することがわかる。

一方，周波平衡が十分達成されていないと考えられる試料2，3に対しては，図中の直

線よりもすべてのプロットが下部に位置し KdSがKd85 よりも大きくなることが明らか

である。しかし固液接触時間を 1日から 7日に増加することによって，徐々にKd85 が

増加し図中の直線に接近することが予想される口これは，周波接触時間を増加させると，
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固液平衡状態に近づくためであろうと推定される。

上記の結果から，固液平衡が十分達成されていると考えられる液相(地下水)試料・固

相(土壌，岩盤)試料のぺアに対するSrのKdは，バックグラウンド、の安定Srや放射性Sr

溶液中の安定Srの濃度を考慮することによって，放射性核種，非放射性核種に係わらず同

ーの値を有することが明らかになった。換言すれば，固液平衡が十分達成されていると考

えられる固液試料間では，放射性Srと非放射性Srとは同様の固液分配平衡，すなわち吸着

特性を示すことが明らかにされた。また，岩石の粉砕試料に対しては，採取地点の地下水

による十分な洗浄によって固液平衡が達成されることもわかった。

b.安定Srの固液相濃度比からの85Srの分配係数の推定

a.から，試料1， 4， 5のような固液平衡が十分達成されていると考えられる固液試

料開では Kd85とKdSとが一致する結果が得られた。このことから，系に添加する安定

Sr濃度が，地下水に本来含まれている安定Sr濃度に比較して十分低いならば，わざわざ放

射性核種を用いたバッチ試験を実施せずに，自然環境中のバックグラウンド、の安定Srの固

液相濃度を測定しさえすれば，その濃度比RdからKdを算出できると考えられる。

表-4.4は，試料1， 4， 5に対してo.lN CH3COONH4溶液とO.lN HCl溶液を用いて固相中

の安定Srを溶出させたときの交換性Sr濃度Q5rおよび、その値と地下水中の安定Sr濃度との

比Rdを示したものである。ここで， O.lN CH3COONH4溶液は NH4+イオンによって交換さ

れる固相Sr濃度を測定し， O.lN HCl溶液は H+イオンによって交換されるとともに，塩酸

酸性で溶解する固相Sr濃度を測定するために使用した。この表から，本抽出試験において

は QS7はあまり固液比の影響を受けないこと.O. lN HCl溶出可能成分がo.lN CH3COONH4 

溶出可能成分よりも若干大きいことがわかる。第2章における室内バッチ，カラム試験や

フィールド試験により，Srの主要吸着機構が陽イオン交換反応であることが明らかにされ

たが，本抽出試験結果からもHCl溶出可能成分の大部分が NH4+イオンによって交換・溶

出されたことから主要吸着機構が陽イオン交換反応であることを裏付ける結果となった。

表 4.4において， O. lN CH3 COONH4溶出可能成分をSrの固相濃度とする場合 Rdは試料

1に対しては約3000ml/g，試料4および5に対しては約20ml/gとなり，それぞれ液相安定

Sr濃度が本来の地下水中の濃度と同レベルの場合のバッチ試験で得られたKd値とよく一

致することがわかる。この結果は，バックグラウンドとして自然環境中に存在する安定Sr

の固液相濃度分配比Rdが放射性SrのKd値と一致することを示し放射性SrのKd測定

法として，自然環境中に存在する安定SrのRdを測定する方法が有効であることを示唆す

るものである。

4.3.2フォールアウト90Srの分配係数と安定Srの固液相濃度分配比との比較

これまで、はバッチ試験によって放射性SrのKdと安定SrのKd，Rdとを比較したが，

ここではフォールアウト90SrのKdと安定Srの固液相濃度分配比Rdとを比較し室内バ

ッチ試験環境系だけでなく実フィールド系においても放射性SrのKdと安定SrのRdとが

一致することを確認した。

対象とした試料は，馬原15) が長崎県西山地区の不飽和ローム層において長崎原爆に由
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酢酸アンモニウムおよび塩酸を用いた抽出法による
安定Srの溶出濃度と固液分配比

4 表 4.
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来するフォールアウトの観測を行っていた地点で採取した土中水とローム試料である。そ

れらの性状を表-4.5および表 4.6に示す。なお，土中水は湿潤状態の不撞乱不飽和ローム

土を遠心分離することによって採取した。

馬原は，本地点において土壌中および、底質中のPU濃度分布15) の他に，核分裂生成物で

ある90Srや 137CSの測定も実施している 16〉 O それによれば，これらの核種のKdは，土

壌中の鉛直濃度分布を基にカープフィッテイング法により算出し 90Srでは 430---640ml 

/g程度の値を得ている 16)o そこで，これと同 4 試料を用いて，液相である土中水と固相

であるローム試料の安定Sr濃度を測定した。結果を表 4.7に示す。なお，表中には90Sr謹

度も併記した。固相90Sr濃度の測定は科学技術庁の測定マニュアルに準拠したために，固

相安定Sr濃度の測定もそれに従った。この表から 90Srのカーブフィッティング法により

求められたKdの範囲は 90Srの固液相濃度比Rd90や安定Srの固液相濃度比Rdaの値と

一致することがわかる。このことは，安定Srの固液相濃度比Rdsを測定することは，実フ

ィールド系においても放射性SrのKd測定法として有効であることを示唆するものである。

表 4. 5 フォールアウト 90S r分析に供した

土中水の水質

項目 数値
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本 25"C換算値

表-4. 6 フォールアウト90S r分析に供した
不飽和ローム土の物理化学特性

項目 数値

比重 2. 71 
p H (H20) 5.5 
pH(KCl) 4.4 
C E C (meq/lOOg) * 1 28 
E X C (meq/lOOg)叫

C a 8.8 
Mg 6.8 
N a O. 70 
K 0.23 

事 1lN Ca(NOa)2置換. lN NaCl抽出法
叫 lNCH3COONH4抽出法
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表一一 4. 7 放射性刊 Srと安定Srの固液相濃度比の比較

核種 液相濃度 回相濃度 周波相濃度比Rd(at/g) 

90 S r 

安定Sr
0.026士0.004pCi/l*1 12. 2::l::1.1pCi/kg *1 

56μg/1 35μg/g *2 
41μg/g *3 

470士80
630 
730 

‘a
q
'
u
q
a
 

-

-

京

本

科学技術庁放射能測定法シリーズ2.放射性ストロンチウム分析法による
1N CH3COONH4抽出法による
判と同様の前処理による(発煙硝酸法)

4.3.3バッチ試験による放射性Co. C sの分配係数と安定Co. C sの固液相濃度分配

比との関係

4.3.1および4.3.2では，バックグラウンドとして存在する自然環境中の安定同位元素

の濃度が比較的高いSrを対象にして，バッチ試験やフィールドでのフォールアウト観測の

結果から，放射性核種の分配係数Kdとその安定同位元素の固液相濃度分配比Rdとが一

致し放射性SrのKd測定法として，自然環境中に存在する安定SrのRdを測定する方法

が有効であることを明らかにした。ここでは， この手法がCoやCsのような核種に対しても

適用できるかどうかをSrの場合と同様なバッチ試験によって検討した。

(1)試料とバッチ試験方法

放射性60Coと安定Coとが共存する系および、放射性137CSと安定Csとが共存する系でのバ

ッチ試験による放射性核種およびその安定同位元素のKdと自然環境中の安定Coや安定Cs

のRdとを比較するために，表 4.1に示した地下水とその帯水層を構成する地盤材料(土

壌，岩盤)の中から，国液平衡状態が十分達成されていると判断された試料 1と4を試験

に供した。なお，地下水試料に含まれる安定CoやCsは，安定Srよりも 3オーダ程度濃度が

低いことが表 4.2からわかる。

バッチ試験に供した溶液は，あらかじめ0.45μmメンプレンフィルターを用いてろ過し

た採取地下水48111に，日本アイソトープ協会製の放射性60Coの塩化物溶液あるいは放射性

137CSの塩化物溶液 1111と所定濃度の安定Coあるいは安定Csの塩化物溶液 1111を加え調整

し. Coに関する試験では 60Coが 1"'-'4BQ/m1程度，安定Coが 0.1"'-'1000μg/lとなるよう

に. Csに関する試験では 137CSが 2"'-'4BQ/ml程度，安定Coが 0.1"'-'10000μg/lとなる

ように調整した。この溶液に地盤材料を加え，室温 C20"'-'25"C)で24h振とうし，固液接

触前後の放射性核種とその安定同位元素の液相濃度変化からそれぞれのKdを算出した。

固液分離には0.45μmメンプレンフィルターを用いた。安定Co，Csの分析にはICP-MSを用

い. 60Co. 137CSの測定にはGe半導体検出器を用いた。

なお，地下水中には表-4.2に示したバックグラウンドの安定Co.Csが存在し 60Coのス

トック溶液には0.05mg/l程度の安定Coが存在し 137CSのストック溶液には0.2mg/l程度

の安定Csが存在したため，これらも共存安定同位元素濃度として考慮した。

地下水中の安定Co.Cs濃度は，直接ICP-MSによって分析できる。一方，地盤材料中の安
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定Co，Cs濃度は，一度溶解あるいは抽出して溶液の状態に相変化させる必要がある。'-'-

では，固相の全量が吸着反応に関与するとは考えられないので， Srの場合と同様に， O.1N 

CH3COONH4溶液とO.1N HClによる抽出操作を行った。なお，抽出時の固液比はバッチ試験

と同ーの条件とした。

(2)試験結果と考察

a.バッチ試験による“CO，137CSの分配係数と安定Co，Csの分配係数との比較

試料uこ対する60Coの分配係数Kd60と安定Coの分配係数KdC。の液相安定Co濃度依存

性に関するバッチ試験の結果を図-4.8'こ示す。ただし試験を通して，添加した安定Co濃

度とその同伴陰イオンである塩化物イオンを除く共存イオンやpHの変化はほとんど認めら

れなかった。 KdC。の算出は式(2.9)を用い，初期吸着量q。はO.1N CH3COONH4溶出可能

成分とした。 Kd60の算出には式(4.Dを用いた。この図から Kd60， KdC。は液相安

定Co濃度が増加するとともに減少することがわかる。また，この傾向は固液比に依存しな

いこともわかる。試料1に対する137CSの分配係数Kd137と安定Csの分配係数KdCSの液

相安定Cs濃度依存性に関するバッチ試験の結果を図-4.9に示す。 Kdt37やKdC8の算出に

は，それぞれ式(4.D と式(2.9)を用いた。この図からも Kd137，KdCsが固液比に係

わらず，液相安定Cs濃度が増加するとともに減少することがわかる。これらの結果から，

CoやCsの場合もSrと同様に， Kdが一定となる領域は存在せずに，安定同位元素濃度の増

加とともに徐々にKdが減少することがわかる。

粉砕花闘岩試料である試料4に対する60Coの分配係数Kd60と安定Coの分配係数KdCo

の液相安定Co濃度依存性に関するノくッチ試験結果を図 4.10に示す。この図から Kd60，

KdC。は液相安定Co濃度の増加とともに減少することがわかる。しかし試料 1と比較す

ると，周波比によってKd値が異なり，固液比の増加によってKd60， KdCoとも減少す

る傾向が認められた。一方，試料4のt37CSの分配係数Kd137と安定Csの分配係数KdCs

の液相安定Cs濃度依存性に関する結果を図-4.11に示す。この図からも Kd137，KdCs 

が液相安定Cs濃度の増加とともに減少しそれが固液比の影響を受けることがわかる。こ

れらの結果から，試料4のCoやCsの場合も， Kdが一定となる領域は存在せずに，安定同

位元素濃度の増加とともに徐々にKdは減少することがわかる。しかし試料4ではKd

が固液比の影響を受け，闘液比の増加とともにKdが減少した。

各試料に対してKd60とKdCoとの関係およびKdt37とKdC8との関係、を検討するため

に，それぞれの値を両対数紙上にプロットした。試料uこ対する結果を図-4.12に，試料

4に対する結果を図 4.13に示す。これらの図から，固液平衡が十分達成されていると考

えられる試料に対しては，固液比に係わらずKd60とKdCo， Kd137とKdCsとが一致し，

各プロットが図中に示されている勾配45。の直線上に位置することがわかる。

従って，周波平衡が十分達成されていると考えられる液相(地下水)試料・固相(土壌，

岩盤)試料のぺアに対するCoやCsのKdは，バックグラウンドの安定Co，Csや放射性Co，

Cs溶液中の安定Co，Csの濃度を考慮することによって，放射性核種，非放射性核種に係わ

らず同ーの値となることが明らかにされた。すなわち，放射性核種と非放射性核種とは同
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様の固液分配平衡，すなわち吸着特性を示すことが明らかになった。

b.安定Co.Csの固液相濃度比からの60Co. 137CSの分配係数の推定

から固液平衡が十分達成されていると考えられる固液試料開では， Srと同様に，

CoやCsに対しても放射性核種のKdとその安定同位元素のKdとが一致する結果が得られ

Srの場合と同様に，系に添加する安定CoやCs濃度が，地下水に本来含

まれている安定CoやCs濃度に比較して十分低いならば，わざわざ放射性核種を用いたバッ

チ試験を実施せずに，自然環境中のバックグラウンドの安定同位元素の固液相濃度を測定

その濃度比RdからKdを算出できることが期待される。

表-4.8は，試料 1と4に対して， 0.1N CHaCOONH4溶液と0.1NHCl溶液を用いて固相中の

安定Coを溶出させたときの交換性Co濃度qcoおよびその値と地下水中の安定Co濃度との比

Rdを示したものである。また，表-4.9は同様の溶出試験による交換性Cs濃度qCsおよび

a. 

このことから，

しさえすれば，

Tこ。

その値と地下水中の安定Cs濃度との比Rdを示したものである。これらの表から，

q c.は， Srの場合と異なり回液比や抽出溶液の種類によって変化し，それに伴いRd値が

qc。や

変化することがわかる。特に. Coでは，抽出溶液がo.1N HCI溶液の場合はO.1N CHaCOONH4 

溶液抽出の場合と比較すると qcoが約 1オーダも大きくなった。これは， Co吸着にはイ

オン交換反応だけでなく，溶解・沈殿反応のような機構も作用するためであると考えられ

ここでは，第2章の室内バッチ，カラム試験やフィールド試験の結果を踏ま
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え. CoやCsの吸着の大部分が陽イオン交換反応であるとみなし安定同位元素のKdを算

出する際のq。値をo.1N CHaCOONH4溶出可能成分として補正した。また，固液比による影

響を除外するために，各国液比に対してq。値を与えた。

表 4.8.図 4.8.図 4.10から. CoのKdとRdとを比較した。試料 lでは，バックグ

ラウンドの安定Co濃度が0.02μg/Iと非常に低く 60Co溶液 1atの添加によって，液相中.

の安定Co濃度が約 lμg/I増加したため，図 4.8に示した吸着平衡時の液相中の安定Co濃

度の最小値は実際の環境中よりも 1オーダ以上大きくなった。そこで，図-4.8の傾向をそ

のまま低濃度側へ外挿し，液相安定Co濃度が0.02μg/lのときのKdを求めた結果. Kd 

値は o.1N CH3COONH4 溶液抽出の場合のRdよりはO.1N HCI溶液抽出の場合のRdに近い

値を示した。試料4に対しても，同様な取扱いをすると，図-4.10に示した吸着平衡時の

液相中の安定Co濃度の最小値は実際の地下水中の安定Co濃度 0.2μg/Iよりも若干大きい

が Kd値はO.1N CH3COONH4溶液抽出の場合のRdと概ね一致した口これらの結果は. Co 

の固相濃度を求める場合の抽出溶液の選択にあたって，その吸着機構を考慮する必要があ

ることを示唆するものである。すなわち.Coの吸着機構は主に粘土鉱物等の陽イオン交換

反応に起因するが.Fe. Mn等の酸化物に起因する吸着成分も存在するため17)18)19) 前

者が主要吸着機構の場合は CH3COONH4を抽出溶液にすればよいが，後者の寄与が大きい場

合は HClを抽出溶液に使用する必要があると考えられる。従って，試料4のCoの主要吸着

機構はイオン交換反応で，試料 1のCo吸着にはイオン交換反応以外の機構も作用すること

が推察される。このように，ある安定同位元素の固相からの溶出濃度を求める場合，その

吸着機構を考慮し適切な抽出溶液を選択する必、要がある。

表-4.9.図 4.9.図 4.11から. CsのKdとRdとを比較した。試料 lでは，バックグ

ラウンド、の安定Cs濃度が0.09μg/Iと非常に低く 137CS溶液 1atの添加によって，液相

中の安定Cs濃度が約3μg/I増加したため，図 4.9に示した吸着平衡時の液相中の安定Cs

濃度の最小値は実際の環境中よりも lオーダ近く大きくなった。そこでCoの場合と同様に，

図 4.9の傾向をそのまま低濃度側へ外挿し液相安定Cs濃度が0.09μg/IのときのKdを

求めた結果. Kd値はO.1N CHaCOONH4溶液抽出の場合のRdと概ね一致した。試料4に対

しても，同様な取扱いを行ったが，図-4.12に示した吸着平衡時の液相中の安定Cs濃度の

最小値は，実際の地下水中の安定Cs濃度 0.2μg/lよりも若干大きいが Kd値はO.lN 

CH3COONH4 溶液抽出の場合のRdよりも大きく. O.1N HCl溶液抽出の場合のRdよりも小

さくなった。試料4に対しては. Cs吸着機構を考慮した上で適切な抽出溶液を選択する必

要があると考えられる。

上記の結果から，バックグラウンドとして存在する自然環境中の安定CoやCsは. Srと比

較するとその存在量は少なく，また吸着機構も簡単ではない。そのため，自然環境中の安

定CoやCsの固液相濃度比RdからKdを推定する方法は. Srの場合ほど、単純にはいかない

が，吸着機構を吟味した上で適切な抽出溶液を選択すれば，有効な測定方法になりうると

考えられる。
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4. 4 まとめ

放射性核種等の徴量物質の地中移行挙動を評価する際，汎用性のある吸着モデルを構築

し，それを適用する方法と最も簡単なへンリー型モデルを適用するが，そのパラメータ値

は種々の条件によって変化するので，特定の条件下に限って適当なパラメータ値となるよ

うに設定する方法とがある。本章では，後者の方法に基づき，適切なパラメータ，すなわ

ちKdを設定する方法として，バックグラウンドとして存在する自然環境中の安定同位元

素を利用する方法を検討した。この方法は，自然環境中の安定同位元素の固液相濃度分配

比Rdを測定しそれをその放射性核種のKdとして適用するものである。このKd測定

法は，表 4.10に示すように，実際の現場条件下の測定が可能であり，わざわざトレーサ

を投入したり，室内吸着試験の必要もないこと，また，超徴量な安定同位元素の分析を除

いては操作は非常に簡便であるなどの利点を有している。しかし超徴量な安定同位元素

の分析が難しく，特に，固相謹度の測定法が未確立であること，また，吸着速度依存性が

顕著な場合は適用に配慮する必要があるなどの欠点も有している。しかし本章で実施し

た試験結果から，放射性核種，非放射性核種に係わらず，液相中の安定同位元素濃度が等

しければ，それらのKdは一致すること，また，各核種に応じて適切な抽出溶液を選択す

れば，自然環境中の安定同位元素のRdとKdとが概ね一致することが確認された。しか

し本手法を確立するためには，他の試料や核種に対してこれら一連の試験をさらに実施

し信頼性を向上させていく必要がある。
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表 -4. 1 0 各種分配係数測定法の比較

方 法

バッチ法

カラム法

フィールドトレーサ法

長 所 短 所

-簡便である。 -実験条件の設定が難しい。

-各パラメータの影響を把握す|・実際のフィールド条件と異な

るのが容易である。 る。

-移流項を伴う実験では最も簡|・実験方法が多少頻雑である。

便である。

-実際のフィールド条件での試|・実験費用が莫大となる。

験・観測ができる。 I・実験期間が長期に及ぷ(速や

・長期間に及ぷ挙動を観測でき|かに成果を得がた~\)。

るo ・人工トレーサ法では，自然状

態より高濃度のトレーサを使用

することになり，それがKd値

へ影響を及ぼすことがある。

-実際の現場データである。

・フォールアウト利用法では，

降下した核種の量やその経時変

化を正確に把握し難い。

-極低濃度の安定同位元素の分

-トレーサを使用する必要がな l析が必要であり，測定不可能の

l元素もある。

自然環境中の安定同位 i・徴量安定同位元素の分析以外|・固相濃度の測定法が未確立で

元素からの推定法 の操作は簡便である。
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・長期間の後に平衡に達した元

素と新たに導入された元素とが

同一挙動をとるかどうかの確証

が必要である。
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害事 5 主主 E語霊長ヰ坊主里蓋安・土里豆Z士由壱三ァキ莫#憂しアこ士也叶3

E呈土竜 における実廷桂島イオン表重の手多幸子吾Fイ面

5. 1 はじめに

前章までは，電気事業に係わる大量発生廃棄物であるLLWと石炭灰に関して，その埋

設あるいは埋立処分を合理化するために，周辺土壌の吸着性能を最大限に活用すべく，対

象となる無機イオン種の吸着特性を明らかにした。本章では， LLWや石炭灰の仮想の処

分施設を対象にして，処分地周辺の地下水流動・溶質移行に関するケーススタディ解析を

行い，土壌吸着の効果について数値解析的に検討する。

LLWや石炭灰のような廃棄物を埋設あるいは埋立処分する際は，周辺の土壌や地下水

への影響を事前に予測・評価する必要がある。このためのフローを図 5.1に示す。この図

から，まず埋設あるいは埋立処分地周辺の地下水流動系を把握し，溶質の輸送媒体となる

地下水の流動パターンを明らかにする。それに引き続き，溶質の地中移行挙動を予測する

ことになる。このフローに従い， 5. 2では仮想のLLWの埋設地に対して， 5. 3では

侃想の石炭灰の埋立処分地に対して，周辺の土壌吸着能の観点から対象放射性核種や溶出

徴量元素の地中での移行・拡散挙動を予測した。

l~ 'll . :l1h fi ~Hlþ 

気象条件

溶出モデル

吸 着モデル

埋設あるいは埋立処分地周辺の

→|地下水流動解析

図 5. 1 廃棄物の埋設あるいは埋立処分に伴う周辺土壌・地下水への

影響予測のフロー
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5. 2 放射性廃棄物埋設地における90S rの地中移行評価

5.2.1放射性廃棄物埋設地の条件

LLWの埋設設備として，図-1.2に示したように砂岩，凝灰岩からなる鷹架(たかほ

こ)層と呼ばれる岩盤層中に，ベントナイト混合土(べントナイト・砂混合土)を周辺に

埋め戻した鉄筋コンクリート製の施設が現在建設されている。ここでは，埋設設備自体は

ほぼこの設計条件に基づき，周辺の地質条件を漏洩放射性核種がより移動しやすい条件に

設定して，安全側の評価となるようなケーススタディ解析を行った。解析条件の概要を図

5.2に示す。この中では，埋設設備は岩盤層中ではなく，透水係数の大きい砂層中に建設

されると仮定した。

図 5.2に示したLLW埋設地に対する地下水流動解析のための支配方程式を次式に示す。

この式は式(3.8)を2次元化したものである。

d(} ah a aH 
(k ij 一一一一) (5.1) 

dh at a Xi  a Xj  

ここに， kij 透水係数成分 (LT-1
) 

上式を図 5.3に示す要素分割図を用いて，有限要素法1)2)によって解析した。ここでは，

数百年という長期間に及ぷ地下水中の漏洩核種の移行挙動を予測する必要があるので，そ

の移流項である地下水の流動は，式(5.1)の左辺をゼロとした定常解析を行った。境界条

件は，地下水が地表面下2mに存在するとし地表からの正味の降雨の緬養量(有効降雨

量)は100皿 l/Yとした。

入力条件を表 5.1に示す。この中で，飽和透水係数と間隙率は六ケ所のLLW埋設設備

の設計条件や周辺の地質条件を参考にして設定した。また，不飽和透水パラメータは，第

3章で述べたライシメータ試験に用いた砂3)およびローム試料に対する van-Genuchten式

的で表現される (}-h関係， (}-k/k.関係を各材料の間隙率によって補正した値を用

いた。ここで，砂および砂岩には砂試料の関係式を，施設，べントナイト，砂質ロームに

はローム試料の関係式を用いた。

地下水流動解析に引き続き溶質である放射性核種の地中移行解析を行った。ここでは，

表 5. 1 埋設設備周辺の地下水流動解析の入力パラメータ

飽和透水係数 間隙率 不飽和透水特性パラメータ
材料 k. f 

Ccm/s) (-) (} r θs E n 

施設 1 x 1 0-6 o. 3 5 o. 1 9 o. 3 5 o. 0 5 6 2. 2 1 

ベントナイト混合土 1 x 1 0-6 o. 4 0 o. 2 1 o. 4 0 o. 0 5 6 2. 2 1 

砂質ローム 1 x 1 0-4 o. 5 5 O. 2 9 O. 5 5 O. 0 5 6 2. 2 1 

砂 5 x 1 0-4 O. 4 5 O. 1 3 O. 4 5 O. 0 7 2 3. 0 6 

砂岩 1 x 1 0-5 O. 4 5 O. 1 3 O. 4 5 O. 072 3. 0 6 
L一一一一一
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砂質ローム

時、

ベントナイト混合土

Jjl、』ムa
{ノ ヨ言

不透水層

降雨100mm/y

砂

図-5. 2 放射性廃棄物の模擬埋設地に対する地下水流動・核種地中移行解析の概要

重

総節点数=1.部O

総要素数=1. 189 

図-5. 3 放射性廃棄物の模擬埋設地に対する鉛直2次元地下水流動・援種地中移行

解析の要素分割図
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代表的核種の一つで、ある90Srを選択した。 90Srの地中移行解析の支配方程式は式(2.19)を

2次元化し放射崩壊を考慮した次式である。

(OC  ・ 8020C1 
B+ρb • Kd ) 一 一 一 二 一 一 一 一 一 一 (Vi C)十一一一一一 (BDii-←ー ) 。t dXi dXi dXj 

λC  (θ 十 ρb • Kd ) 

BDij=αL I V Iδi j十 (αL αT)ViVj/IVI十 am

ここに， αT 横方向(流れと直角方向)分散性定数 (L). I V I 

(5.2) 

r δi j (} (5.3) 

:ダルシ一流速の絶

対値 (LT-1J. δ j  j クロネッカーデルタ am 分子拡散係数 (L2 T-1J. 1:屈

曲度(~)

ここでは 90Srの吸着モテソレとして最も簡単なへンリー型モテソレを用いた。上式を地下

水流動解析時に使用した要素分割図を用いて，有限要素法1)2)によって解析した。初期条

件は，単位濃度の90Srが埋設設備内部に存在すると仮定して，その後の地中での移行・拡

散挙動を予測した。

90Srの地中移行解析のための入力条件を表 5.2'こ示す。この中で. Kdは埋設事業許可

申請書5)に準拠し分散性定数は後述するライシメータ試験で、得られた値を用いた。

5.2.2埋設地周辺の地下水流動解析と90S rの地中移行解析結果

埋設地周辺の定常地下水流動の解析結果を図-5.4'こ示す。図 5.4(a)は圧力水頭分布図，

図 5.4(b)は全水頭分布図であり，図-5.4(c)はダルシ一流速を示す。これらの図から，

透水係数が小さな値を示す施設やその周辺の埋め戻し材であるべントナイト層を迂回して

地下水が流動する様子がわかる。特に，透水係数の最も大きい砂層中での流速が大きいこ

とが明らかである。

管理期間終了時とされている 300年後の90Srの間隙水中濃度分布の解析結果を図 5.5に

示す。ここで，埋設設備内部に単位濃度の90Srが初期に存在すると仮定して計算した場合，

埋設設備周辺のベントナイト層のしゃ水性によって90Srの溶出は全く認められなかったた

め，図 5.5では埋設設備だけでなくべントナイト層までを含めて単位濃度の90Srが初期に

存在すると仮定して計算した。なお，濃度コンター図は初期濃度に対する相対濃度で示し

た。この図から. 300年を経過しても90Srは10m程度しか砂層中を移行しないことがわか

る。

図 5.6は，最も移行距離の大きかった地層である砂層において 90SrのKd値を 1オー

ダ小さく見積もり. Kd =7ml/gとして解析した結果で、ある。この図から，砂層のKd値

が 1オーダ減少することによって.300年後には90Srが砂層中を水平に約65mまで移行す

ることがわかる。このように，砂層のKd値によって漏洩90Srの地中での移行距離が異な

るが，放射性核種の場合，放射崩壊によってその濃度自体が経過時間とともに減少するの

で，ある期間施設周辺の地中に核種が吸着・保持されるようにすることが重要であると考

えられる。安全評価の中では，埋設設備から一定の距離を隔てた地点において地下水中の

核種濃度変化を計算し，例えば井戸水飲料経路においては，その地点に井戸を掘削し，そ

の井戸水を飲料した場合の被ばく線量を算定している。
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「一一一 .-
表 5. 2 9IJSrの地中移行解析の入力パラメータ

分配係数 みかけ密度 縦方向分散性 横方向分散性
Kd Cm1/g) ρb (g/cui') 定数αL (佃) 定数αT (岨)

卜一一

施設 2 0 l. 63 

ベントナイト混合土 200 1. 62 

砂質ローム 7 0 1. 22 100 1 0 

砂 7 0 l. 49 

砂岩 200 l. 49 

。

2 

3 

4 

5 

6 

7 

8 

9 

図-5. 4 (a)政射性廃棄物模擬埋設地における地下水流動解析結果(圧力水頑固)
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分子拡散係数 屈曲率
a皿 (cnf!s) τ(-) 

1 0-6 

o h = Ocm 

1 h = 100cm 

2 h =200cm 

3 h =300cm 

4 h =400cm 

5 h =500cm 

6 h =600cm 

7 h=700cm 

8 h =800cm 

9 h =900cm 



9 

7 8 

図-5. 4 (b)政射性廃棄物模擬埋設地における地下水流動解析結果(全水頭図)
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事室聖書宇竺三三三 L 一一一==~そニ
宅三三七三 τ て亡亡て士二二-"""':-:::ミ 31，~ '"' -: 

主主 三塁 d 

Velocity scale 
(c m/ s) 

;$ .. 孟

図-5. 4 (c)放射性廃棄物模擬埋設地における地下水流動解析結果(流速ベクトル図)
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1 H =93.3m 

2 H =94.0m 

3 H =94.7m 

4 H =95.4m 

5 H =96.2m 

6 H =96.9m 

7 H =97.6m 

8 H =98.3m 
9 H =99.0m 

一一→ 0.2109X 10-4 
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図-5. 5 放射性廃棄物模擾埋設地における漏洩90Srの地中移行解析結果
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図-5. 6 放射性廃棄物模擾埋設地における漏洩90Srの地中移行解析結果

(砂層の分配係数が7ml/gの場合， t= 300年)
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5. 3 石炭灰埋立地におけるCrの地中移行制面

5.3.1石炭灰埋立地の条件

石炭灰の埋立処分には，内陸の窪地，谷間あるいは築堤した内側に埋め立てる陸上埋立

と海岸の一部を鋼矢板等により締め切って埋め立てる海面埋立とがある。陸上埋立の例を

図 5.7に示す6)。この場合，埋立地周辺の地下水流動・溶質移行解析のフローはLLWの

埋設処分と同一であり，入力パラメータも崩壊定数を考慮しない以外ほぼ同様に取り扱う

ことができる。そのため，ここではLLWの埋設処分と評価の方法が若干異なる海面埋立

を対象にしてケーススタテーィ解析を行った。なお，海面埋立を模擬した大型ライシメータ

試験を図 5.8に示すように実施したため，ここでは，この試験結果とケーススタテ'ィ解析

結果とを比較することによって，解析手法の妥当性を併せて検討した。

a.海面埋立を模擬したうイシメータ試験

大型ライシメータ試験は，長さ 5m，幅1.5m，深さ 2.5mの鋼製の大型容器に，図-5.

8に示したように，底部に厚さ80cmの砂を全体に敷設しそのほぼ中央部にしゃ水工とし

て砂層の半分の厚さまで鋼矢板を打設した。無機イオン種のソースとしてのフライアッシ

ュは，矢板の上流部に80cmの厚さで埋め立て，さらに覆土として40cm厚のローム層をフラ

イアッシュ層上部に設けた。実際の海面埋立では，石炭灰層下部が透水係数の大きい砂地

盤であることはなしここでは，フライアッシュからの無機イオン種の溶出・移行が顕著

に認められるような条件に設定した。これらの材料の物理的性状を測定方法とともに表 5.

3に示す。なお，矢板の物性は表中に示すように仮定した。表-5.4には，使用したフライ

アッシュの化学組成を示す。

試験は，上流側より人工海水(商品名アクアザルツ，組成は表 5.5参照)を供給し，図

-5.8に示した位置で閤隙水を採取・分析することによって，フライアッシュから無機イオ

ン種が溶出し矢板あるいは下部砂層を通して下流側へ移行・流出する様子を観察した。

採水位置には，ポーラスカップがライシメータの流れ方向の中心線上に埋設され，矢板周

辺を中心に，フライアッシュ層，下部砂層，海域から，数日"'1ヶ月毎に採水した。上流

側の地下水位は，ローム層とフライアッシュ層との境界に固定し，流出水量が831./日と

なるように下流側流出水量を流量制御方式によって調節した。断面平均のダルシ一流速は

約3.5cm/日で、ある。本試験では，流入出水量が多かったため蒸発散量はほとんど、無視で、き，

流入水量と流出水量とはほぼ等しくなった。

b. ライシメータ試験の解析条件

ライシメータ試験における地下水流動は式(5.D を用いて解析した。有限要素解析のた

めの要素分割図を図-5.9に境界条件を図-5.10 ，こ示す。ここでは，地表面からの降雨は

ぜロとし，地下水の供給源としては上流側からのλ、工海水だけとし一定の水位を与えた。

流出側については，表-5.3に示した物性値を入力条件に用いて，矢板あるいは下部砂層を

通しての総流出水量の解析結果と実測値とが一致するように流出側水位をパラメータとし

て最適値を決定した。その結果，上流側水位と下流側水位との差が8cmの場合，総流出水

量の解析結果は実測値と一致した。
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表 -5. 3 海面埋立地周辺の地下水流動解析の入力パラメータとその測定方法

飽和透水係数
材料

間隙率 不飽和透水特性パラメータ

k. (岨/s) f(一)(=(}.) (} r t n 

砂 3 x 1 0-3 o. 4 5 o. 075 o. 0 7 2 3. 0 6 

ローム 3 x 1 0-3 o. 7 5 o. 4 0 O. 056 2. 2 1 

フライアッシュ 3 x 1 0-1 o. 5 5 O. 4 9 o. 033 2. 3 9 

矢板 1 x 1 0-5 o. 0 5 o. 008 O. 072 3. 0 6 

JIS A 1218 JIS A 1202 土柱法
測定方法

JIS A 1204 非定常法

*仮定値

表 -5. 4 海面埋立ライシメータ試験に使用

したフライアッシュの化学組成 表 5. 5 人工海水の化学組成

元 素 濃度 元 素 濃度

(mg/ R) 

S i (児) 3 O. 8 

AR (児) 3. 8 7 Na 1 1 200 

F e (児) 3. 2 6 Ca 313 

C a (見) O. 8 5 M g  1 000 

Mg  (児) O. 090 K 442 

N a (児) O. 075 C 1 19100 

S (見) O. 2 6 S 04 1 660 

C r (mg/kg) 9 2. 8 B O. 2 9 

A s (mg/同) 8 7. 1 As ND 

Mo  (mg/除) 8. 0二 Cr ND 
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ライシメータ試験の地下水流動解析に引き続き，フライアッシュから溶出する徴量元素

の一つで、あるCrの溶出・移行解析を式(5.2)， (5. 3)を用いて行った。入力条件を表 5.6に

示す。この表中で，フライアッシュからのCrの溶出は，式(3.12) -..-(3. 15)で示された 2成

分溶出モテ'ルを用いて表現し，その入力パラメータには 1次元の円筒状ライシメータ試験

で得られた値を適用した。これは， 1次元ライシメータ試験で用いたフライアッシュとこ

こで用いたフライアッシュとは発生時期は異なるが，同一発電所より発生したものであり，

また，表 5.4と表 3.4の中のCr含有量がほとんど、同じとみなすことができるからである。

分散性定数は，試験開始時に淡水でほぼ飽和されていたフライアッシュ層への人工海水の

浸入挙動から決定し7¥ 流れ方向の分散性定数αLど流れに対して直角方向の分散性定数

αT との比はGelharら8)の調査結果を踏まえ， 10: 1に設定した。 CrのKdは， 3.2.2の

Crのバッチ試験結果に基づき，より安全側の評価となるように表中に示すように設定した。

境界条件は，下部境界は不透水境界とし流出側は濃度勾配をゼロとした。

5.3.2石炭灰模擬埋立地周辺の地下水流動解析と Crの溶出・移行解析結果

ライシメータ試験を行った石炭灰模擬埋立地周辺の地下水流動解析結果を図-5.11に示

す。図 5.1ICa)は圧力水頭分布図，図 5.11(b)は全水頭分布図であり，図-5.11(c)はダル

シ一流速を示す。これらの図から，フライアッシュ層を通過する地下水には，矢板を通し

て直接海域へ流出するものと矢板下部の砂層を経由して海域へ流出するものとがあること

がわかる。

表-5.6に示した入力条件に基づき， Crのフライアッシュ層からの溶出とそれに引き続く

下部砂層等での移行を解析した。図 5.12は間隙水中のCr濃度コンター図の解析結果を示

す。これらの図から，フライアッシュ層間隙水中に溶出したCrが矢板あるいは下部砂層を

通して海域へ浸出し， 1年後には，大部分のCrが浸出する様子がわかる。図 5.13は解析

結果を実測値と比較した図である。 No.6とNo.13の地点はフライアッシュ層中に， No.9と

No. 16の地点は下部砂層中に存在する。これらの図から， 2成分溶出モデルによって，フ

ライアッシュ層における試験開始直後の溶出濃度の増加とその後の濃度低減とを概ね表現

できることがわかる。しかし易溶出成分の溶出速度定数klは，円筒状ライシメータ試

験時に設定した値よりも小さくした方が，実測値により一致させることができることもわ

かる。また，下部砂層においては， Crの濃度変化がほとんど認められない点でも解析結果

と実測値とが一致した。このことは，ここで用いた地下水流動・諮質移行解析手法が妥当

であることを示すものである。また，海面埋立では，内陸での埋設・埋立処分とは異なり，

埋立地から海域までの移行距離は十分に確保できないことに留意する必要がある。

5. 4 まとめ

本章では， LLWに含まれる主要核種の一つである90Srと石炭灰中に含まれる徴量元素

の一つであるCrを対象にして，その埋設あるいは海面埋立処分に伴う地中での移行・拡散

挙動を評価した。それによれば，図 5.5に示した埋設設備からの90Srの溶出に伴う周辺土

壌・地下水系における濃度変化と図 5.12に示したフライアッシュ届からのCrの溶出に伴
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う周辺土壌・地下水系における濃度変化とを比較すると，前者の場合，放射崩壊によって

地下水中の90Sr濃度が時間の経過とともに誠少すること，また地中での移行距離をある程

度確保できることから，周辺の地下水中の90Sr濃度の移行・拡散範囲を明確にすることが

できる特徴がある。さらに，任意の井戸掘削地点における地下水中の90Srの濃度変化を解

析できるため，井戸水の飲料に伴う被ばく線量を容易に計算できると判断される。一方，

後者の場合，地中での移行距離を十分確保できないことから，海域へ浸出するまでの間の

Crの間隙水中濃度は解析できるが，一旦海域へCrが浸出すると海水で希釈され，海水中の

Cr濃度は評価できなくなる。この場合，海域へ浸出する直前の間隙中でのCr濃度あるいは

海域へ浸出するCrのフラックスを指標として， しゃ水工等の設計に反映させることができ

ると考えられる。

上記のように，内陸での埋設あるいは埋立処分と海面埋立処分とでは無機イオン種の地

中移行の観点からは設計の考え方が若干異なるが，本章で述べた手法は実際の埋設あるい

は埋立地に適用することができる。その際，周辺地盤等の透水性や吸着性を高精度に測定

し特に吸着性については，どのような吸着モデルを用いるか，どのように実条件に合致

したパラメータ値を設定するかが重要になる。これらのモデルやそのパラメータ値を設定

するためには，第2章から第4章に述べたようなバッチ試験，カラム試験，フィールドト

レーサ試験，自然環境中の安定同位元素測定等による方法を用いることができる。
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表 -5. 6 クロムの溶出・移行解析の入力パラメータ

r~ラメータ 入力値

αL 100 咽

αT 1 0 咽

a圃 1 0 -6 caf/s 

Z 

Kd (Loam) 2 0・l/g
Kd (Sand) 。

Kd (Sheet piles) 。
非定常2成分 Qo o. 8μg /g 

溶出モデル Q， o. 6μg /g 

Q2 o. 2μg /g 

k， 5 x 1 0-3 h-' 

k2 1 x 1 0-4 h-' 

h= -25cm 
2 

LL 3 
圃 幽、 4 

3 5 

4 
6 
7 

5 8 

ほ 田町ー、

7 

8 

図 5. 1 1 (a)海面埋立模擾試験における地下水流動解析結果(圧力水頭図)
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1 1 (b)海面埋立模擬試験における地下水流動解析結果(全水頭図)
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図-5. 

1 1 (c)海面埋立模擾試験における地下水流動解析結果(流速ベクトル図)
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会有 6 主主主 幸吉言命

本研究では，電気事業に伴い発生する大量発生廃棄物である原子力発電所からの低レベ

ル放射性廃棄物 (LLW)と石炭火力発電所からの石炭灰を合理的に埋設舶をあるいは埋

立処分するために，それら固体廃棄物中に含まれているSr.Co.Csの陽イオン形態の放射性

核種やB.Cr. Asの陰イオン形態の重金属類の土壌・地下水系での吸着・移行挙動を実験的

に明らかにし土壌の有する移行抑止能をそれら無機イオン種の地中での吸着・移行モデ

ルを構築することによって評価した。さらに，吸着に関する主要パラメータである分配係

数の簡易測定法についても検討した。本研究をまとめると以下のようになる。

第 l章では，研究の背景と目的について記述した。

第2章では. LLW起源の陽イオン核種であるSr.Co. Csの吸着特性を室内バッチおよび

カラム試験とフィールドトレーサ試験によって検討し試験方法に依存しない吸着モデル

を構築するとともに，適切な吸着パラメータを取得することを試みた。砂層カラム試験に

よれば. Sr吸着は砂表面の交換性CaやMgとのイオン交換反応に起因し. Co吸着は砂表面の

交換性CaやMgとの可逆的なイオン交換反応と弱アルカリ性溶液中では不可逆的な反応が作

用することを明らかにした。この結果に基づき. Srに対しては3種イオン間のイオン交換

平衡モデルを構築し. Coに対しては3種イオン聞のイオン交換平衡式による可逆吸着モデ

ルと一次反応式による不可逆吸着モデルとの並列モデルを構築し，これらのモデルがカラ

ム試験結果をよくシミュレートできることを確認した。また，カラム試験結果はバッチ試

験結果とも対応した。このような砂によるSr.Co吸着特性は，粘土(ベントナイト，カオ

リン)やロームに対しても適合した。特に，ロームに対しては，フィールドトレーサ試験

を実施し. Sr. Coの他にCsも含めて吸着特性を検討した結果，種々のイオン種が共存する

系においても. Sr. Co. Csは主にイオン交換反応に起因する吸着により，非吸着性トレーサ

である重水や臭素イオンと比較して降下浸透が遅延することを明らかにした。また. Sr. 

Coについては，交換等温線上でフィールド試験結果と室内バッチ試験結果とが一致した。

これらの結果から. Sr. Co. Csのような陽イオン種の土壌中の移行挙動を評価する場合，そ

の主要吸着機構であるイオン交換反応の平衡定数，すなわち選択係数が主要パラメータと

なり，それをバッチ試験等により測定することが必要となる。陽イオン交換反応の対イオ

ンとしては. Caのような地下水中の主要イオンが用いられる。また，従来から使用されて

いる吸着パラメータである分配係数は，選択係数が既知であれば陽イオン交換反応の対イ

オンであるCaの固液相謹度を測定することによって簡単に算出でき.さらに地下水の水質

が変動した場合でも，選択係数は変化しないことから. Caの固液相濃度を用いて換算で、き

る。しかし弱アルカリ性溶液中で生起するCoの不可逆吸着機構の主要パラメータである

反応速度定数は，バッチ試験では測定することができず，カラム試験で得られる破過曲線

からフィッテインク守する必要がある。

第3章では，石炭灰起源の陰イオン種であるB.Cr. Asの吸着特性を室内バッチおよびカ

ラム試験と大型ライシメータ試験によって検討し試験方法に依存しない吸着モデルを構

築するとともに，適切な吸着パラメータを取得することを試みた。砂やロームを用いたバ
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ッチおよびカラム試験によれば， B， Cr， Asの吸着・移行挙動は，石炭灰からのこれら元素

の溶出濃度 C5----lOmgj 1程度)以下の濃度範囲では，バッチ法やカラム法といった試験方

法に係わらず，概ね可逆的なへンリー型の平衡吸着式で表現できた。しかしロームによ

るCr吸着やCa共存下で、のAs吸着には，不可逆的な吸着も作用した。石炭灰埋立地を模擬し

た大型ライシメータ試験では，降雨浸透，各種元素の溶出，溶出元素の吸着・移行の一連

の特性を検討し移動度の大きいフライアッシュの主要成分であるCa，S04と徴量成分であ

るBのロームへの吸着は可逆的なへンリ一式で表現できることがわかった。さらに，ライ

シメータ試験において，降雨の降下浸透は van-Genuchten式で表現でき，フライアッシュ

層からのCa，S04， B， Crの溶出はへンリ一式あるいは2成分溶出モデルで表現できること

を明らかにした。また，これらの結果から， B， Cr， Asのような陰イオン種の土壌中の移行

挙動を評価する場合，石炭灰からの溶出水に含まれる程度の濃度範囲では従来から使用さ

れているへンリ一式を適用することができ，その比例定数である分配係数はバッチ試験等

により容易に測定することができる。さらに， CrやAsに対して認められた一次反応式で表

現される不可逆吸着は，バッチ試験では測定することができず，カラム試験で得られる破

過曲線からフィッティングする必要がある。

第4章では，放射性核種等の徴量物質の地中移行挙動を評価する際の最も簡単な吸着パ

ラメータである分配係数を簡便に測定できる方法として，バックグラウンドとして存在す

る自然環境中の安定同位元素の同液相濃度を測定しその濃度比を放射性核種の分配係数

として適用する方法の妥当性を検討した。その結果，放射性核種，非放射性核種に係わら

ず，液相中の安定同位元素濃度が等しければ，それらの分配係数は一致することが明らか

になった。特に，バックグラウンド、の安定同位元素濃度が比較的高いSrについては，固相

濃度を酢酸アンモニウム抽出可能成分とした周波相濃度分配比は，バッチ試験で得られた

分配係数と一致し，分配係数測定法として本手法が適用できることがわかった。 Co.Csに

ついては，固相濃度の測定方法等を改善する余地があることがわかった。本手法は，放射

性核種を用いる室内バッチあるいはカラム試験をわざわざ実施する必要がないことから，

各地層中の分配係数の分布状況を詳細に把握できる有効な方法になりうると考えられる。

第 5章では， LLWの模擬埋設地と石炭灰の模擬海面埋立地を対象として，そこから溶

出する主要放射性核種の一つである日。Srと石炭灰に含まれる徴量元素の一つであるCrの地

中移行挙動を予測した。その際，埋設あるいは埋立処分地周辺の地下水流動を解析した上

で，溶質の吸着モテ'ルおよび、そのパラメータ値を設定し溶質の地中移行解析を行った。

実際の処分地に対しても，このようなフローに従ってあらかじめ溶質の地中移行挙動を予

測することができる。さらに，土壌の吸着性能を十分活用することによって，埋設処分地

や埋立処分地の設計を一層合理化できると考えられる。

しかし種々の核種・元素の化学形態，特にイオン態，コロイド態，不溶態の変化を十

分に考慮した吸着モデルは今後とも検討する必要があると考えられる。特に，環境中で酸

化数が変化する核種・元素，例えばCrC皿)/Cr C羽)， As C圃)/As CV)については，

地中での酸化還元雰囲気の評価とともに，酸化数変化を考慮した吸着モデルを確立してい

く必要がある。
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