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- Abstract - 

 The development of technologies for recycling of metal components remains in the industrial waste 

using chemical-induced extraction is described in this dissertation. Aminopolycarboxylate chelants 

(APCs), which can form stable complexes with metals in the aqueous mediums, is commonly utilized 

as the extractant for the recovery of valuable or hazardous metals from the solid industrial wastes.  

 Lead-Smelting Dust (LSD) and Waste Foundry Sand (WFS), which are known to include potential 

toxic metals and valuable metals, such as indium and copper, are the solid industrial wastes, used for 

the study. As a prelude to the study, the stability constant of the indium with the biodegradable APCs 

has been determined using the potentiometric technique to ascertain the complexation behavior. During 

the chelant-induced treatment of the LSDs, a difference in the extraction of indium and lead has been 

observed as attributable to the corresponding chemical forms of the metal-species. The extraction of 

copper from the WFS, on the other hand, was promoted via mechanical activation by ball-mill. The 

particles of WFS are comparatively large (>10 μm), and the mechanical force contributes to the 

diffusion of metals and thereby promotes the chelant-metal complexation. The outcome of the study 

suggests that the extent of complexation reaction between the chelant and metals in bulk aqueous 

medium controls the overall extraction rate during the chelant-assisted treatment of wastes. However, 

when cesium-contaminated soil is treated with APCs, the cesium in soils was partially removed by 

ammonium ion doped tetrasodium 3-hydroxy-2,2'-iminodisuccinate extractant solution, while cesium 

has no known interaction ability with APCs. Therefore, the reactions on the mineral surface, such as, 

desorption of metal ions, chelate adsorption, ligand exchange, surface dissolution, etc. is also important 

for the chelant-induced extraction of metals.  

 In conclusion, chelant-assisted extraction contributed to the recovery of 88% of total In content in the 

LSD, 90% of the entire Cu content in the WFS, while the concentration of Cs-137 has been decreased 

by 59%. Hence, the chelant-assisted extraction, which is an eco-friendly metal separation technique, 

is suggested to be employed for the recycling of toxic or valuable metals from various wastes.
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Chapter 1 – General introduction 
 

第 1 章：序論 

Chapter1: Chapter1: Chapter1: Chapter1: GGGGeneral ineneral ineneral ineneral introductiontroductiontroductiontroduction    
 

1････1 人類と環境 

 環境（Environment）とは，地球上において人間活動の影響が及ぶ範囲として定義される。 

文明黎明期，小数の人類にとっての環境は住居の周辺に限られており，人間活動に由来する

住環境の悪化は自然の圧倒的な修復力によって復元されていた。そのため古代日本人の狩猟

採集生活は約 1 万年にも渡り持続できたという[1]。また古代においては住環境が悪化した

場合でも，人類は空間的移動により新たな環境を獲得することで対処してきた。このように

古代人類にとっての環境は，限定された領域を意味するに過ぎず，住環境の再構築は比較的

容易であった。一方でチリ･イースター島の例に知られるように，島嶼のような閉じられた

系での無計画な資源採取は，しばしば再構築不可能な環境破壊をもたらすことがあった[2]。

産業革命（18～19世紀）以降の現代では，爆発的な人口増加と技術的進化に伴って環境の占

める領域は宇宙を一部含む地球全土へと及び[3]，人類にとって地球という環境は無限のキ

ャパシティをもつ空間では無くなった。人間活動によって地球環境に生じた問題は，それぞ

れが複雑に相互作用し，最終的に人類に大いなる禍根をもたらす（Figure 1-1）。今後の人類

における普遍的な課題として，繁栄と並行して地球という閉じられたシステムの保全･維持

が求められている[4, 5]。 

 

1････2 :資源の消費と環境 

 環境問題の主なるもののひとつが資源の消費･枯渇である。人類は，自然界から資源を採

取し，建造物･道具の素材･燃料などのエネルギー源に用いてきた。しかしながら人口 70 億

人を擁する現代の地球上では資源は無尽蔵とは見なせず，たとえば水銀（92 %），銀（79 %），
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金（75 %）などは地球上の存在量のうち既に多くの割合を採掘されている[6]。 

 金属元素は古くから人類の生活において汎用され，鉄器時代，青銅器時代などの呼称が示

す通り，材料としての金属の利用と発展は人類の進化そのものである。紀元前 9500年頃の

自然銅を用いた装飾品が人類の金属利用の始まりとされており[7]，時代が下るにつれて比

較的精錬が容易な鉄，銅，錫，鉛から，希土類元素[8]のように希薄で製錬が困難な金属が利

用され始めた。人類の用いたエネルギーとして最古のものは火であり，森林から採集した薪

を燃焼させて光と熱のエネルギーを獲得していた。また水車･風車･帆船などの形で風力･水

力の自然エネルギーを用いていた。太古の時代に繁栄した動植物が，地中深くで長い年月を

かけて変性した石油･石炭･天然ガスは化石燃料と呼ばれ，取り出せるエネルギー量の大きさ

から近代以降の文明の発展に欠かせないものとなった。特に石炭は Watt（1736-1819）が改

良した蒸気機関のエネルギー源として大きな動力を生み出し，産業革命の契機となった。鉱

物資源であるウランは，核分裂に伴って膨大なエネルギーを放出することから，1970 年代

以降，原子力発電燃料として重要な役割を担っている。 

 一方で，金属製錬のプロセスは化学的に見ると金属酸化物の還元に相当し，更に言い換え

るならば，仕事を投入して原料のエントロピーを下げることである。たとえば映画「ものの

け姫」などのフィクション作品で描かれる[9]ように，金属資源の精製は多量の還元剤（古く

は薪炭，現代ではコークスなど）とエネルギーを消費するため，森林資源の破壊と枯渇をも

たらされてきた。現代の資源精製に伴うエクセルギー消費を評価した A. Valero et al.は，1990-

2006年のエクセルギー消費が石油換算トンで少なくとも 5.68 Gtoeと見積もられ，そのエク

セルギー消費速度が 100 年前と比較して 18 倍に達することを報告している[6]（Figure 1-

2）。近代では，原子力･火力･水力のエネルギー資源を用いて電気エネルギーを生産している

が，前者 2つは非再生エネルギーとよばれ，世界規模で利用されるために資源の枯渇は憂慮

される問題である。また化石燃料の利用は，長い年月をかけて地下に収蔵されていた炭素を，

二酸化炭素として短い期間内に排出するため，地球の復元能力の容量を大きく超過する温室

効果をもたらす。二酸化炭素などの温室効果ガスは，人類に地球温暖化と呼ばれる新たな一

連の環境問題への取り組みを要請している。原子力発電は，ウラン 235の核分裂に伴って放
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出される熱エネルギーを発電に利用する。したがって大規模な二酸化炭素の排出はないもの

の，放射性廃棄物の発生や破局的な原子力事故に伴う放射能汚染の危険性を有し[10, 11]，解

決するべき課題は山積している。 

 このように近世の人類の大規模な経済発展は，資源精製に多くのエネルギーを必要とし，

その過程で有害物質の拡散や周辺の汚染，ひいては環境の破壊を経て人類の衰退をも招きか

ねない。廃棄物の再利用や資源の節約，再生可能エネルギーの導入などを通し，持続可能な

社会の形成を推進していくことが重要である。  
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Figure 1-1: Environmental problems and their relations. Remade from Fig. 1-1-14 in Ref.[12] 
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Figure 1-2: The exergy replacement cost loss of the main non-fuel mineral commodities on earth in 

the 20th century.(a) exergy on 51 resources, (b) exergy on 49 resources exclude iron and aluminum. 

The graph and caption was transferred from Fig. 1and Fig.2 in Ref. [6]
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1････3 : 廃棄物のリサイクルと環境 

 前項では資源の消費に関する問題を述べたが，人類の経済的活動の拡大に伴って大量の廃

棄物が発生している。例えば E-wasteと呼ばれる電子製品廃棄物は，全世界で年間 5000万

トンが発生しているが，通常の鉱石に含まれる量の 50 倍にも上る貴金属が濃縮されている

ため[13] ，一部は適正に処理され金属資源として再利用されている[4]。近年では，世界的な

資源需要の増加から，金属含有廃棄物のリサイクルを目的として先進国から発展途上国に廃

棄物が越境移動するケースがあり[5]，経済協力開発機構（OECD）は，廃棄物の発生国にお

いてその処理費用が大きく，また廃棄物処理に関する規則が強化されるなどの要因で越境移

動が起こることを指摘している。しかしながら受け入れ国において廃棄物処理に関する規制

が緩やかであった場合には不適切な廃棄物処理が行なわれる可能性が高く，中国[14]，イン

ド[13]などでは電子製品廃棄物（E-waste）などの解体処理に伴って周辺環境が鉛などの重金

属類で汚染されるといった深刻な問題が生じている。日本は，1993 年に廃棄物の越境移動

等を規制する「有害廃棄物の国境を越える移動及びその処分の規制に関するバーゼル条約」

を批准し，「特定有害廃棄物等の輸出入等の規制に関する法律」（バーゼル法）として，廃棄

物の越境移動に対する法整備を進めてきた[15]。一方，中国においては 150から 330万トン

の E-wasteが違法に輸入されていると推測されており，そうして中国に渡った E-wasteは，

現地の住民によって充分な換気設備を用いないままに酸浸出に供され，或いは野外で野焼き

処理されている[16]。 

 E-wasteのような廃棄物を金属資源として再利用することは，閉じられた地球環境を持続

可能なものにするために必要不可欠である。しかしながら資源循環，廃棄物処理，有害元素･

化合物の無害，拡散防止にはエネルギーを要し，有価元素の回収との関係はトレード･オフ

の側面を持つ[17]。資源として廃棄物を見たとき，天然の鉱石に比べて有価金属の含有量は

大きいが不安定な組成を持ち，また存在が分散しているために大量生産システムを構成でき

ず，経済合理性を満たす資源回収が困難なことが多い[17]。このことは処理工程が安価であ

る途上国への廃棄物流出と，現地環境の汚染―ひいては，現地住民の健康被害―をもたらす
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要因のひとつと考えられる。国境を越えた廃棄物問題，そして根底にある資源問題を解決す

るためには，安易な資源流出を制限する法整備に加えて，安価かつ安全な金属分離手法の開

発などの技術的な発展が必要である。 

 

1････4 : 日本における金属資源と環境 

1･4･1 :日本の産業廃棄物とレアメタルのリサイクル 

 環境省のとりまとめた平成 24年度の我が国のマテリアル･バランスによると，年間 13億

トンの資源を自然界から取り入れ，2.4億トン（総物質投入量の 15 %）を循環利用に供して

いる。一方で 5億トンあまりの資源がエネルギー･産業廃棄物･食糧消費等の形で環境中に放

出されている（Figure 1-3）。2010年の日本における産業廃棄物は 3 億 7914万トンにのぼ

り，汚泥(43.4 %)，動物の糞尿(22.5 %)，がれき類(15.5 %)，煤塵(4.0%)，鉱滓(4.3%)，金属屑

(1.9%)等が排出されている[18]。一方で我が国では，廃棄物の抑制と再利用などによる循環

型社会の形成が国家戦略として推進されており[15]，汚泥，鉱滓，煤塵などの産業廃棄物は

土壌改質剤，肥料，路盤材などへの再利用が行われている[19]。しかしながら，一部の産業

廃棄物は高濃度の金属を含有する場合[20, 21]があり，環境負荷性から廃棄物の隔離埋立，或

いは金属の除去[22]，固定化[23]などの対策が講じられる。産業廃棄物に有価金属が含まれ

る場合は，回収して金属精錬を行う山元還元に供することが資源の安定供給の観点から推奨

される[24]。上記のように，廃棄物中に高濃度で含まれる金属の回収は，資源確保と環境保

全双方の観点から重要である。 

 鉄や銅など，精錬が容易で今日でも多くの流通量がある金属をベースメタルとよぶ。これ

らは存在量が多く，また還元が容易なために遙か昔から人類に利用されてきた。一方で存在

量が稀であるか，技術的，経済的な理由から現代においても単離が困難な鉱物種はレアメタ

ル（Rare-metal）とよばれ，32種及び 17種のレアアース元素が定義されている[25]。レアメ

タル元素は，携帯電話などのハイテク機器や自動車触媒などの先端材料として必要不可欠な

存在であり[26]， 2012 年に日本政府によって 30 種の元素が戦略的確保対象に指定された
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[27]。近年，先端技術の著しい発達や産業の成熟化に伴い，我が国のレアメタルの需要は更

なる増加をみせている。レアメタルの原料鉱石の埋蔵量は世界に偏在がみられ，また中国･

ロシアなどの資源生産国において資源ナショナリズムが盛んになり，レアメタル資源の寡占

が生じている[25]。レアメタル資源の多くを輸入に頼っている我が国では，資源価格の高騰

と需給逼迫が続いており[17]，レアメタル資源の供給不安が顕在化する恐れがある。たとえ

ば，Hatayama et al.は，新エネルギー・産業技術総合開発機構（NEDO）の評価項目に基づい

てレアメタル元素に潜在する 5 種類のリスク（Figure 1-4）を評価している[27]。レアメタ

ル資源の確保と安定供給は，国家戦略として重要視されており，特に 2006年に策定された

新･エネルギー国家戦略ではレアメタルなど鉱物資源のリサイクル促進が盛り込まれるなど，

廃棄物中レアメタルの再利用技術の確立と普及が急務となっている。 

 前項 1････3 で述べたように，レアメタルなどの金属元素を多く含む電子製品廃棄物などのリ

サイクル環境は，法規制や技術の面で未成熟であり，場合によっては重金属を環境中に拡散

させる恐れがある。産業廃棄物に含まれる金属元素を分離し，再利用を図る際は環境安全性

と経済合理性の双方を高いレベルで充足することが強く望まれる。 

1･4･2 : 有害金属元素と環境 

  重金属には，単体の密度が 4~5 g/cm3
以上の金属元素が分類される。鉄，銅などの重金

属は生体必須元素であるが，必要量を超えた曝露により生態毒性をもつ[28]。人類は，智恵

と技術を洗練させ，活発な生産活動を行い，より豊かで快適な生活を獲得した。一方で，人

類はその歴史上で幾度と重金属を始めとする有害物質による環境汚染とその害を経験して

きた。歴史上の重金属汚染では，古代ローマ帝国における鉛中毒[29]，古代日本における水

銀汚染[30]，近代日本における渡良瀬川流域の銅汚染[3]などの例が知られる。また近代日本

においては，四大公害病として知られるイタイイタイ病，水俣病，第二水俣病などの重金属

を原因とする水質や土壌の汚染事例が発生し，後の環境基本法に繋がる公害対策基本法など

の法整備が行われてきた[31, 32]。現代の日本においては，水質汚濁防止法，土壌汚染対策法，

農用地の土壌の汚染防止等に関する法律などにより，環境中の重金属を含む汚染物質の項目
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が定められ（Table 1-2）[32-34]，環境基準を遵守した産業活動の遵守が義務づけられている

[35]。 

 また有害元素によって土壌が汚染される事例として，福島第一原子力発電所における原子

力事故は記憶に新しい[10, 11]。原子力事故では，ウラン 235 の核分裂生成物であるヨウ素

131（131I），セシウム 134（134Cs），セシウム 137（137Cs）などが放出され，周辺の土壌に重

篤な放射能汚染が引き起こされた。通常の重金属は，生物に取り込まれたうえで代謝経路に

作用して中毒症状をもたらすが，放射性核種は直接生体内に取り込まれない場合においても，

γ 線等の放射線によりダメージを与える（外部被曝）。また原子力事故で飛散するセシウム

134，セシウム 137は土壌へ集積するため，土壌から植物へのセシウム取り込みに主眼を置

いた研究が多く報告されている[36-42]。 

 重金属や放射性元素によって汚染された環境への対策は，健康リスク排除のみならず，汚

染物質への恐怖心を抱く住民の精神的緊張の緩和という観点からも重要である。重金属や放

射性物質によって汚染された廃棄物，土壌の根本的浄化は，確実な安全性担保を保証する点

で意義が大きく，安全に施行でき，かつ高効率で汚染質を分離できる技術の開発が待たれる

ところである。 
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Figure 1-3: Domestic material flow system in 2012, Japan. Represented from Fig. 3-2-1 in Ref [43] 
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Table 1-1: The rare-metal [25] 

Element 

Li Mo Sca 

Be Ru Ya 

B Rh Laa 

Ti Pd Pra 

V In Nda 

Cr Sb Pma 

Mn Te Sma 

Co Cs Eua 

Ni Ba Gda 

Ga Hf Tba 

Ge Ta Dya 

Se W Hoa 

Rb Re Era 

Sr Pt Tma 

Zr Tl Yba 

Nb Bi Lua 

arare earth metals 
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Figure 1-4: Criticality scores for the five risk categories. Figure is represented from Fig. 1 in Ref. 

[27] 
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Table 1-2: Toxic chemicals and environment quality standards in Japan 

Toxic chemicals for 

water contamination 

Quality standard 

value 

[mg/L] 

Toxic chemicals for 

soil contamination 

Quality 

standard value 

[mg L] [mg/kg] 

Cd 0.003 Cd 0.01 150a 

Total cyan N.D. Total cyan N.D. 50 

Pb 0.01 Organic P N.D. 150 

Cr (VI) 0.05 Pb 0.01 150 

As 0.01 Cr (VI) 0.05 250 

Total Hg 0.0005 As 0.01  150b 

Alkyl Hg N.D. Total Hg 0.0005 15 

PCB N.D. Alkyl Hg N.D.  

Dichloromethane 0.02 PCB N.D.  

Carbon tetrachloride 0.002 Cu  125c 

1,2-dichloroethane 0.004 dichloromethane 0.02  

1,1-dichloroethylene 0.1 Carbone tetrachloride 0.002  

cis-1,2-dichloroethylene 0.04 1,2-dichloroethane 0.004  

1,1,1-trichloroethane 1 1,1-dichloroethylene 0.02  

1,1,2-trichloroethylene 0.006 cis-1,2-dichloroethylene 0.04  

Trichloroethylene 0.03 1,1,1-trichloroethane 1  

Tetrachloroethylene 0.01 1,1,2-trichloroethylene 0.006  

1,3-dichloropropene 0.002 Trichloroethylene 0.03  

Thiuram 0.006 Tetrachloroethylene 0.01  

Simazine 0.003 1,3-dichloropropene 0.002  

Benthiocarb 0.02 Thiuram 0.006  
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Table 1-2(Continuous): 

Benzene 0.01 Simazine 0.003  

Se 0.01 Benthiocarb 0.02  

NO3 and NO2 10 Benzene 0.01  

F 0.8 Se 0.01 150 

B 1 F 0.8 4000 

1,4-dioxane 0.05 B 1 4000 

In the case of farmland, a0.4 mg/kg-rice, b15 mg/kg-soil, 
cValue is only suitable in the case of farmland. 

Italic character elements were defined as heavy metal. ND stands for “not detection”. 
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1････5 : 金属抽出剤としてのキレート剤 

1･5･1 : キレート剤と分析化学 

 金属イオンの空軌道に電子対を与え，配位結合を呈する分子を配位子（Ligand）とよぶ。

例えばアンモニアは，窒素原子上に非共有電子対（Lone pair）を 1対有し，金属イオン（M2+
）

に対して一つの配位結合を呈する単座配位子として振る舞う（式 1････1）。このような単座配

位子は金属イオンに複数個配位することができ，それぞれの配位段階における錯生成定数を

逐次生成定数(K：Stepwise stability constant）と呼ぶ。  

M2+ + NH3 ⇄ MNH3
2+ ,  

]][NH[M

][MNH

3
2

2
3

1 +

+

=K         (1････1) 

 

M2+ + nNH3 ⇄ M(NH3)n
2+ ,  

][NH])[M(NH

])M(NH[
,,

]NH][MNH[

])M(NH[
,

]][NH[M

][MNH

3
2

13

2
3

3
2

3

2
23

2
3

2

2
3

1 +
−

+

+

+

+

+

===
n

n
nKKK L  

n
n

nKKK
][NH][M

])M(NH[

3
2

2
3

21 +

+

=×××= Lβ       (1････2) 

 

ただし，βは逐次生成定数の積で全生成定数（overall stability constant）を表す。 

 

 一方で，金属イオンと錯形成できる基を二つ以上持つ有機試薬はキレート試薬またはキレ

ート剤（Chelate agent）とよばれ，生成した錯体はキレート（Chelate）とよばれる[44]。アン

モニアを 2 分子 2 個のメチレンで繋いだエチレンジアミン（NH2CH2CH2NH2, en）は，代表

的な二座配位子であり，アンモニアに比べて大きな錯生成定数をもつ。このようにキレート
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を形成する錯体は単座のものよりも安定に存在し，Schwarzenbachはこれをキレート効果

（Chelate effect）と呼んだ[45]。 

 キレート効果は，多座配位子の一つの窒素が金属イオンと結合を形成すると，その他の窒

素は自由度を失って金属イオンのそば（エチレンジアミンの場合，1.5-5.5 Å）に留まるため

に起こるとされている（式 1････3a, b）[46]。このような状態のエチレンジアミン上窒素の有効

濃度は約 30 Mにも達すると推測されている[47]。 

   (1････3a) 

   (1････3b) 

 また上記の原理と併せて，多座配位子の安定性は単座配位子と比べて反応後の系の分子数

が増加する，エントロピー増加に起因するとされている（式 1････4a, b）。 

M(H2O)62+ + 6NH3 ⇄ M(NH3)6
2+ + 6H2O     (1････4a) 

M(H2O)62+ + 3en ⇄ M(en)32+ + 6H2O     (1････4b) 

式 1････4a では反応前後の分子数変化は 7→7 分子である一方で，1････4b では 4→7 分子である。

したがって，多座配位子の反応では分子数が増えることで，反応系の乱雑さ（エントロピー

ΔS°）が増加している。化学平衡定数 K は，熱力学的に次の式で表現できる（式 1････5）。 

2.303RTlog K = -ΔG° = -ΔH° + TΔS°     (1････5) 

与式から，エントロピー項の増大は ΔG°を負の方向に増大させ，ひいては平衡定数の増加を

もたらすことが分かる。したがって反応後のエントロピー増大をもたらす多座配位子はより

錯形成反応に有利となる。 
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 キレートの安定性には，キレート錯体の形作る環の形状も重要である。これは環の形状が

4 員環以下では分子の立体歪みが大きくなり，錯形成を不利たらしめるためである。一般に

は，5 もしくは 6 員環が最も安定なキレート形成に寄与し，5 員環が 1 つ形成されると錯体

の安定度定数は 100～1000倍になるといわれている[48]。 

 このように多座配位子として振る舞う有機分子は，熱力学的な要因によって水溶液中で金

属イオンと極めて安定度の高い錯体を形成する。特にアミノポリカルボン酸（Amino 

polycarboxylic acid）は，アミノ基と多数のカルボキシル基が配位部位を担い，アンモニア等

では得られなかった化学量論的な錯生成反応が得られることから， Schwarzenbachの着想し

たキレート滴定法[49]において広く用いられる錯化剤となった。アミノポリカルボン酸に属

するキレート剤の一部を Figure 1-5 に示す。このうち，もっともよく用いられるのは 6 座

配位子のエチレンジアミン四酢酸（Ethylenediamine tetraacetic acid: EDTA）であり，多くの金

属イオンと極めて安定な 1：1 錯体（式 1････6）を生成することから，分析用試薬のみならず金

属封鎖剤，洗浄剤として活用されている。 

 

M2+ + EDTA4- 
⇄ M-EDTA2-        (1････6) 

 

1･5･2 : キレート剤と環境化学 

 キレート剤(Y)は，水溶液中で金属イオン(M2+)と安定度の高い錯体を形成するため，水溶

液中の金属イオンを錯形成により消費する。このとき，溶液に溶けていない固体状態の金属

塩が共存するとき，ル･シャトリエの原理に基づいて難溶性の金属塩の溶解平衡は移動し，

金属塩の溶解が起こる[50]（式式式式 1････7）。 

 

MO (s) ⇄ M2+,   M2+ + Y4- 
⇄ M-Y2-      (1････7) 
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Figure 1-5: Chemical structure of amino polycarboxylic acid as chelates. IDA, NTA, EDTA, CyDTA 

and DTPA are “synthesized chelate agent”. EDDS, MGDA, HIDS and GLDA are “biodegradable 

chelate agent”.  

CCCCyDTA; trans-1, 2-Diamino-
cycrohexanetetraacetic acid

MGDAMGDAMGDAMGDA; Methylglycinediacetic acid

L-GLDAL-GLDAL-GLDAL-GLDA; L-Glutamate-

N,N-diacetic acid

IDAIDAIDAIDA; Iminodiacetic acid 

NTANTANTANTA; Nitrirotriacetic acid

EDTAEDTAEDTAEDTA; Ethylenediamine-
tetraacetic acid

DTPADTPADTPADTPA; Diethylenetriamine-
pentaacetic acid

HIDSHIDSHIDSHIDS; 3-Hydroxy-2,2'-

iminodiSuccinic acid

EDDSEDDSEDDSEDDS; Ethylenediamine-
disuccinic acid
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 鉄酸化物などの鉱物表面におけるキレート剤の振る舞いは，環境中におけるキレート錯体

の挙動を特徴付けるうえで重要である[51]。キレート剤は，金属酸化物の表面と表面錯体

（Ternary surface complex）を形成して吸着する（式 1････8）[52]。このとき配位子の吸着によっ

て鉱物表面の金属-酸素結合が弱められ，鉱物の溶解が促進される。 

≡XOH + Ln- → ≡XL (n-1)- + OH-       (1････8) 

またキレート錯体自体も鉱物表面で表面錯体を形成することで，移動特性が変化する

（Figure 1-6）。式 1････9 に基づく表面錯体は，通常の金属イオンと同様に高 pH で優勢な表面

錯体である。一方で，式 1････10 による表面錯体は，キレートによる架橋を有する錯体であり，

低 pH で優勢となる。Girvin et al.は，Co(II)-EDTA 錯体と Co(III)-EDTA 錯体の δ-Al 2O3表面へ

の吸着を調べ，5 座配位である Co(II)錯体が 6 座配位の Co(III)錯体よりも顕著に強く吸着す

ることを見出している。錯生成に用いられなかった残余のカルボキシル基が表面錯体の形成

に利用されたためと推察している[53]。 

≡XOH + MLn- → XO-M-L (n+1)- + H+       (1････9)  

≡XOH + MLn- → X-L-M (n-1)- + OH-       (1････10)  

このように鉱物表面でのキレート剤は，吸着に伴ってバルク溶液とは異なった相互作用を呈

し，金属の移動性に大きく影響を与えている。 

 EDTA に代表されるアミノポリカルボン酸系のキレート剤は，環境浄化などの用途で高い

有用性を秘めているが，光，化学，微生物分解性に乏しい[54]ため長期にわたり残留する恐

れがある。キレート剤は，自然環境中で金属イオンの移動性を高めることで自然界の金属元

素の動態に顕著な影響を及ぼすことが知られており[55]，環境保全の観点から欧州では既に

難分解性のキレート剤の利用は制限されている[56]。近年では，分解性に乏しい合成キレー

ト剤の代替としてアスパラギン酸系やグルタミン酸系の生分解性キレート剤[54, 57-61]

（Figure 1-5）が注目されつつある。ただし生分解キレート剤は新規性の高い薬剤であり，

錯生成定数などの基礎的な知見の拡充が望まれる。 
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Figure 1-6: The adsorption of a chelate is modified by the complexed metal ion. The graph shows 

adsorption of free EDTA and of different metal-EDTA complexes onto goethite as a function of pH. 

The figure taken from Figure 2 in Ref [51] 
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1･5･3 : キレート剤の金属抽出薬剤としての利点 

 キレート剤が固相中の金属を溶解するメカニズムとして，（1）僅かに水に溶解する金属塩

であれば，バルク溶液でのキレート錯体の形成により金属イオンが消費され，塩の溶解平衡

が移動することで 2 次的な溶解が促進されることが挙げられる。また，（2）金属酸化物など

の表面にキレート剤，あるいはキレート錯体が表面吸着し，表面を構成する金属間の結合を

弱めることで固相の溶解を促すことが考えられる。あるいは（3）キレート剤，もしくはキ

レート錯体が表面吸着し，表面置換や表面特性（静電的条件，表面積など）を変化させるこ

とで，物質の吸着を抑制する反応が考えられる。このようにキレート剤は，熱力学的な安定

化作用によって金属イオンを溶存態として水溶液中で強力に保持する。キレート洗浄は，高

温･高圧等の外部エネルギーが不要であり，また酸抽出剤とは異なり腐食性を持たないため

汎用の反応槽を活用できる運用上のメリットがある。キレート洗浄では，薬剤分子は原理的

に失われないため，固相抽出，電解精錬[62]，沈殿形成[63]などの手法を用いて金属をキレー

トから分離し，キレート剤を再利用に供することが可能と考えられる。 

 人類の経済発展に伴う大規模な資源開発は，資源の枯渇のみならず，その過程で有害物質

の拡散や周辺の汚染をもたらす。廃棄物の再利用や資源の節約を通し，持続可能な社会の形

成を推進していくことが人類にとって必須の命題である。重金属，レアメタルなどの金属元

素を含む廃棄物のリサイクルに際しては，産業廃棄物に含まれる金属元素の分離技術が核と

なるが，環境安全性と経済合理性を高いレベルで満足することが強く望まれる。 

 キレート剤による金属塩の溶解は，幅広い pH 領域でかつ常温･常圧の温和な条件で進行

するため[60]，低環境負荷の新規の金属除去･分離薬剤として廃棄物処理[60, 64-67]や汚染土

壌の洗浄[57-59, 68, 69]などの用途に利用できる可能性がある[70]。キレート剤を金属抽出剤

として用いる廃棄物中金属元素の分離は，穏和な条件下で高い金属分離能力を有することか

ら，環境改善技術として有望である。 
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1････6 : 本研究の目的と本論文の構成 

1･6･1 : 本研究の目的と意義 

 本研究では，持続可能な社会の形成を見据え，廃棄物の再利用に際して低エネルギー･低

汚染の新規湿式金属分離技術を提案する。金属分離技術には，キレート剤による湿式抽出法

（キレート洗浄）に注目した。また本研究では，キレート剤には生分解性キレート剤を採用

し，金属に対する錯形成定数，金属抽出率の評価から金属抽出剤としての有用性を評価した。

具体的には，3 種類の固体廃棄物（製錬飛灰･鉱滓･汚染土壌）にキレート洗浄を適用し，そ

れぞれの廃棄物に対して最適な金属分離プロセスを提案した。得られた知見は，キレート化

合物を用いた洗浄技術に留まらず，固体中金属元素の化学的湿式分離の発展に貢献するもの

と期待される。 

 

1･6･2 : 本論文の構成 

 第 1 章では，本研究の背景に根ざす環境問題として，資源と廃棄物，そしてそれらによる

環境汚染問題を取り上げた。また，これらの解決の一助となりうるキレート洗浄法について

基礎的な事項を取り上げ，実際の廃棄物に対するキレート洗浄のプロセス化を目的とする旨

を論じた。 第 2 章では，新規性の高いキレート剤である生分解性キレート剤（HIDS，GLDA，

MGDA）と，レアメタルイオンであるインジウムイオンの錯形成反応における基礎データを

整備する目的のもと，電位差滴定を用いて錯生成定数を決定した。第 3 章は，レアメタルの

一種であるインジウムを高濃度で含有する鉛製錬ダストにキレート洗浄を適用し，低環境負

荷のもとでインジウムを回収する手法の開発を試みるとともに，キレート洗浄に関する基礎

的な反応条件を検討した。第 4 章では，鋳物廃砂と呼ばれる鉱滓廃棄物を 8 種類のキレート

剤によって洗浄処理し，鉛，亜鉛，スズなどの重金属の除去と有価金属である銅の回収を目

的とした。ここでは，振盪･粉砕などの物理的エネルギーがキレート洗浄に及ぼす影響につ

いて検討した。第 5 章では，2011年の福島第一原子力発電所事故によって生じた放射性セ

シウム汚染土壌を対象にキレート剤による洗浄効果を調べた。特に，土壌中セシウムの化学
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形態と洗浄の関係を詳細に調べ，キレート洗浄による効果的な洗浄条件の探索を行なった。 

 第 6 章では，本研究の総括を述べ，異なる 3 種類の廃棄物に対して行なったキレート洗浄

の知見から洗浄による金属抽出のメカニズムについて論じる。 
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第 2 章：電位差滴定による生分解性 
キレート剤-インジウムイオンの錯生成定数の決定 

Chapter2:Chapter2:Chapter2:Chapter2:    DDDDetermination of stability constant ofetermination of stability constant ofetermination of stability constant ofetermination of stability constant of    
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2････1 :緒言 

 エチレンジアミン四酢酸（Ethylenediamine tetra acetic acid: EDTA）に代表されるアミノポ

リカルボン酸系キレート剤（e.g., Figure 2-1a）は，安定な水溶性金属錯体を形成することで

金属塩の溶解度を増加させる働きをもつ[1]ため，廃棄物処理[1-5]や汚染土壌の洗浄[6-9]な

どの金属抽出剤として注目が集まっている[12]。EDTA などの合成キレート剤は，安価で錯

生成能に優れ，有用な金属抽出剤である一方で，周辺環境へ逸散した場合[13, 14]には光，化

学，微生物分解性に乏しい[15]ため長期にわたり残留する。キレート剤は，自然環境中で金

属イオンの移動性を高めることで自然界の金属元素の動態に顕著な影響を及ぼすことが知

られており[16]，環境保全の観点から欧州では既に難分解性のキレート剤の利用は倦厭･制

限される傾向にある[17]。そのため近年では，分解性に乏しい合成キレート剤の代替として

アスパラギン酸系やグルタミン酸系の生分解性キレート剤（e.g., Figure 2-1b）が研究者の

関心を集め[6, 18, 19]，その錯生成挙動を中心に新たな応用可能性の探索が活発に進められ

ている[20, 21]。 

 レアメタルの一種であるインジウム（In）は，透明電極材料に必須のインジウム-スズ酸化

物[22]として大きな需要があるが，資源量が少なくかつ生産地域が偏在しているため，未利

用資源や廃棄物からリサイクルすることが求められている[1]。インジウムは，周期律表 13

族に属し，アルミニウム，ガリウムと同様に+III の酸化数[23]をとる。水溶液中のインジウ

ムは，中性付近で Ksp = 10-36.9[10]の水酸化物 In(OH)3として大部分が沈殿するが，その他は

pHに応じて In3+ (In(H2O)63+)から In(OH)n-(n-3) (n = 1~4)の形態をとる。またインジウムイオン



第 2章 – 電位差滴定による生分解性キレート剤-インジウムイオンの錯生成定数の決定 

- 32 - 
 
 

 

は，硬い酸[24]に属するため硬い塩基である塩化物イオン，フッ化物イオン，酸素ドナーを

持つ配位子と強く錯形成する傾向[23]がある。非鉄金属の製錬残渣などの固体からインジウ

ムを分離する際は，硫酸などの腐食性の高い強酸が汎用されており[1, 25]，環境親和性の観

点から穏和な抽出剤を用いたプロセスが望まれる。金属抽出剤としての生分解性キレート剤

は腐食性が低く環境汚染リスクが小さいことから，廃棄物や汚染土壌の浄化に留まらず都市

鉱山に含まれるインジウムなどのレアメタル類の抽出分離[1, 4, 5]に好適である。しかしな

がら，新規性の高い薬剤である生分解性キレート剤と金属イオンの錯形成に関する基礎デー

タは未だコモンメタルや有害金属に限定的[26]である。生分解性キレート剤の資源回収技術

への利用を見据え，インジウムを含むレアメタルや貴金属イオンとの錯生成挙動データを整

備することが強く望まれる。 

 配位子と金属イオンの錯生成定数を測定する方法は，吸光度測定法，ポーラログラフ法，

電導度測定法，溶解度測定法，液-液分配法，反応速度を利用した方法，電位差滴定法などが

知られている[27]。電位差滴定法は，溶液中のイオンと可逆的に電子を交換する電極や交換

膜（e.g., 水素イオンに対するガラス電極）を用いて，電極-参照電極間の電位差から対象の

イオン活量（ひいては，濃度）を求め，それに基づいて溶液中の錯形成反応を定量的に解析

する手法である。キレート剤などの配位子は，通常は弱酸として解離可能なプロトンを有し

ており，金属イオンを添加すると置き換えられたプロトンの放出が起こる。配位子の酸解離

に関して予め知見があれば，この時放出されたプロトン量を基にして間接的に金属と配位子

の結合定数（すなわち，錯生成定数）を求めることが可能である[28]。古典的には，配位子

に対するプロトン( Hn )や金属に対する配位子の平均結合数( Ln )とプロトン濃度の相関から

酸解離定数や平衡定数を求めていたが，近年では電子計算機（コンピュータ）の普及によっ

て，電位差滴定と数値計算に基づいて錯生成定数が導出されている。 
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Figure 2-1: Chemical structure of (a) synthesized- and (b) biodegradable-chelate agents.  

  

((((b))))

(a)(a)(a)(a)

MGDAMGDAMGDAMGDA; Methylglycine diacetic acid

GLDAGLDAGLDAGLDA; L-Glutamate-N,N-diacetic acid

EDTAEDTAEDTAEDTA; Ethylenediamine tetraacetic acid

HIDSHIDSHIDSHIDS; 3-hydroxy-2,2'-imino disuccinic acid

EDDSEDDSEDDSEDDS; Ethylenediamine disuccinic acid
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例えば P. Gans et al.によって開発されたコンピュータプログラム HYPERQUAD[29]は，酸塩

基滴定の各観測点において系の金属，配位子，水素（水酸化物）イオンのマスバランス方程

式を Newton-Raphson法を用いて解き，最小二乗法による計算値 pH(calc.)と実験値 pH(obs.)

の滴定曲線におけるフィッティングから最も微小な計算残差を与えた解を平衡定数の最適

解として導出する[29, 30]。電位差滴定-数値計算による錯生成定数の決定は，比較的簡便か

つ不定形の腐植様物質などを含む広範な系を対象に利用できることから多くの応用が期待

できる。 

 本章では，廃棄物中インジウム回収技術開発の基礎データとして，新規性の高い薬剤であ

る生分解性キレート剤（2-ヒドロキシ-3,3’-イミノ二コハク酸：HIDS，メチルグリシン二酢

酸：MGDA，L-グルタミン酸-N,N-二酢酸：GLDA）とインジウムイオンの錯生成定数を決定

した。錯生成定数の決定には，自動滴定装置とガラス電極を用いた電位差滴定法を用い，デ

ータ処理には Protonic software社の GLEE[31]（ガラス電極校正プログラム），HYPERQUAD 

2008（滴定曲線解析プログラム），HySS 2009[32]（化学平衡解析プログラム）を用いた。 

 

2････2 : 実験方法 

2･2･1 : 試料･試薬 

 すべての試薬は特級以上の純度のものを特に精製せずに用いた。エチレンジアミン四酢酸

（EDTA；関東化学，東京，日本）；3-ヒドロキシ-2, 2’-イミノ二コハク酸（HIDS；日本触媒，

大阪，日本）；エチレンジアミン二コハク酸（EDDS；中部キレスト，大阪，日本），L-グル

タミン酸-N,N-二酢酸（GLDA；東京化成，東京，日本），メチルグリシン二酢酸（MGDA；

BASF，Rhineland-Palatinate, Germany）をキレート剤として用いた。塩酸（HCl），硝酸（HNO3）

は，関東化学製の有害金属分析用のものを用いた。滴定剤には，水酸化カリウム（KOH；関

東化学）を純水に溶解させたものを用い，濃度標定には JIS K8005に従い調製したフタル酸

水素カリウム水溶液を用いた。インジウムイオンには，関東化学製原子吸光分析用 In3+
標準

溶液（1000 mg/L，5 % HNO3バックグラウンド）を用いた。イオン強度調整剤には，関東化
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学製の塩化カリウム（KCl），硝酸カリウム（KNO3）を用いた。すべての試薬の調製には，

Arium Pro UV により精製された超純水（比抵抗率> 18.2 MΩ cm）を用いた。 

2･2･2 : 実験器具･設備 

 試薬溶液の保管に，低密度ポリエチレン製試薬瓶（Nalge Nunc, Rochester, NY, USA）を用

いた。溶液の分取にニチリョー（東京，日本）製のマイクロピペットとチップを用いた。実

験器具は，使用前にそれぞれ 24 hアルカリ洗浄液（Scat 20X-PF; ナカライテスク，大阪，日

本）と 3M HCl に 24 h浸漬し，超純水で濯いだものを乾燥させて用いた。 

2･2･3 : 電位差滴定装置の構成 

 電位差滴定では，自動滴定装置（AT-610；京都電子工業，京都，日本）とガラス電極（京

都電子工業，京都，日本）を用いた。恒温水循環装置と恒温槽（アズワン，大阪，日本）に

より温度制御された水浴上に試料溶液を満たしたポリエチレン製ビーカーを配置し，パラフ

ィルム（Bemis Company, Inc., Chicago, IL, USA）で覆いを施した。覆いを穿孔し，ガラス電

極，温度センサ，ビュレットノズル，窒素ガスパージ用チューブを溶液に挿入した。窒素ガ

スパージ用チューブは窒素ガスボンベ（宇野酸素，石川，日本）と接続し，滴定中のガス流

量は 0.1 L/minに設定した。滴定剤は，自動滴定装置の試薬瓶に充填し窒素ガスで空隙を満

たした。また試薬瓶に窒素ガスを充填したガス捕集袋（フッ化ビニル製，アズワン，大阪，

日本）を接続した（Figure 2-2）。 

2･2･4 : ガラス電極の校正 

 pH 3, 7, 9である pH標準溶液（堀場製作所，京都，日本）を用いて予備的に 3点校正した

ガラス電極を用い，2････2････3 の装置構成のもとでイオン強度 I = 0.1に調製した溶液 50 mL（1.0 

M イオン強度調整剤 5 mL，0.1 M 酸水溶液 2 mL，純水 43 mL，Table 2-1）に対して 0.02 

mL/30 sの滴定間隔で 0.1 M KOHを 4 mL滴下し，滴定中の電位変化を記録した。得られた

滴定量-電位データをガラス電極のパラメータ解析ソフトウェア GLEE (GLass Electrode 

Evaluation; Protonic Software, 2007)に入力し，グランプロット法により電極の標準電極電位 E0

を得た。本項の校正は，全ての滴定実験に際してそれぞれ実行した。 
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2･2･5 : インジウムイオン-キレート剤水溶液の酸塩基滴定 

 インジウム-キレート錯体の生成定数を決定するために，前項 2････2････4 の校正操作を予め行

なったガラス電極を用いて，2････2････3 の装置校正のもとでインジウム-キレート剤溶液の酸塩

基滴定を行なった。このときインジウムイオン（In3+
）0.0125 mmolとキレート剤 0.01275 

mmolを含み，イオン強度 I = 0.1に調製された溶液 50 mLを滴定溶液（Table 2-2）とした。

なお滴定溶液は，水酸化カリウム水溶液を用いて pH = 2.0～2.5に調製した。試薬びん内の

0.1 M KOHは 0.02 mL/120 sの滴定間隔で滴下し，滴定中の電位変化を記録した。得られた

滴定量-電位データと前項 2････2････4 で得られた電極の標準電極電位 E0とその標準偏差，グラン

関数の傾きを解析ソフトウェア HYPERQUAD 2008 (Protonic Software, 2008)に入力し，滴定

量-pH 曲線（滴定曲線）の実験値を得た。また水のイオン積，インジウムの加水分解定数

（Table 2-3），キレート剤の酸解離定数（Table 2-4）を HYPERQUAD 2008に入力し，滴定

曲線の理論値を計算した。インジウム-キレート剤の錯生成定数は未知数に設定したうえで，

ニュートン-ラプソン解法，最小二乗法を用いて滴定曲線の実験値 pH(obs)と理論値 pH(calc)

の残差を最小とする解を数値計算から繰返し求め，確からしい解を得た。得られたインジウ

ムイオン-生分解性キレート剤錯体の生成定数を平衡計算プログラム（HySS2009; Protonic 

software, 2009）を用いて処理し，pHに対する条件平衡定数（log βInL’）および溶液中でのス

ペシエーション解析に用いた。 

  



- 37 -

Chapter 2 – Determination of stability constant of biodegradable chelate and indium ion by potentiometric titration

Figure 2-2: Potentiometric titration equipment set-up
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Table 2-1：Preparing of calibration solution 

Solution Volume [mL] 

0.1 M HCl 2.000 

1.0 M Electrolyte a 5.000 

Purified water 43.000 

Total 50.000 

a Potassium chloride(KCl) or Potassium nitrate (KNO3) was selected as electrolyte. 
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Table 2-2：：：： Preparing of titration sample solution 

Solution Volumea [mL] Volumeb [mL]  

 8.754 mM In(NO3)3 1.429 1.429 

10 mM Chelate 1.275 1.275 

0.1 M KOH 0.857 0.857 

1.0 M Electrolyteca 5.000 25.000 

Purified water 41.439 21.439 

Total 50.000 50.000 

aIn the case of 0.1 M electrolyte condition, bIn the case of 0.5 M electrolyste condition, a Potassium 

chloride(KCl) or Potassium nitrate (KNO3) was selected as electrolyste. 
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Table 2-3: Equilibrium constants on water and indium ion in aqueous media [10] 

Chemical reaction Equation 
log βIn(OH)n -(n-3) 

I = 0.1 M I = 0.5 M 

In3+ + OH- ⇄ InOH2+ 
][In

]][H[InOH
3

2

+

++

=β  -4.3 -3.9 

In3+ + 2OH- ⇄ In(OH)2+ 
][In

]][H[In(OH)
3

2
2

+

++

=β  -8.33 -7.94 

In3+ + 3OH- ⇄ In(OH)3 
][In

]][H[In(OH)
3

3
3

+

+

=β  -12.93 -12.82 

In3+ + 4OH- ⇄ In(OH)4- 
][In

]][H[In(OH)
3

4
4

+

+−

=β  -22.38 -22.02 

Chemical reaction Equation 
log Kw 

I = 0.1 M I = 0.5 M 

H+ + OH- ⇄ H2O ]][OH[Hw −+=K  
-13.79a -13.72a 

-13.778b -13.73b 

aElectrolyte: KCl, bElectrolyte: KNO3 
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Table 2-4: Protonation constants of chelates  

EDTA[11] Protonation reaction Equation log βLH n 

EDTA4- + H+ ⇄ EDTAH3- 
]][H[EDTA

][EDTAH
4

3

+−

−

=β  9.52 

EDTA4- +2H+ ⇄ EDTAH2
2- 

 
15.65 

EDTA4- +3H+ ⇄ EDTAH3
- 

 
18.34 

EDTA4- +4H+ ⇄ EDTAH4  20.34 

EDDS[11, 14] Protonation reaction Equation log βLH n 

EDDS4- + H+ ⇄ EDDSH3-  10.1 

EDDS4- +2H+ ⇄ EDDSH2
2-  17.0 

EDDS4- +3H+ ⇄ EDDSH3
-  20.8 

EDDS4- +4H+ ⇄ EDDSH4 44
4

]][H[EDDS

][EDDSH
+−=β  23.9 

HIDS[33] Protonation reaction Equation log βLH n 

HIDS4- + H+ ⇄ HIDSH3- 
]][H[HIDS

][HIDSH
4

3

+−

−

=β  9.61 

HIDS4- +2H+ ⇄ HIDSH2
2-  13.68 

HIDS4- +3H+ ⇄ HIDSH3
-  16.76 

HIDS4- +4H+ ⇄ HIDSH4 44
4

]][H[HIDS

][HIDSH
+−=β  18.9 

 

 

 

  

24

2
2

]][H[EDTA

][EDTAH
+−

−

=β

34
3

]][H[EDTA

][EDTAH
+−

−

=β

44
4

]][H[EDTA

][EDTAH
+−=β

]][H[EDDS

][EDDSH
4

3

+−

−

=β

24

2
2

]][H[EDDS

][EDDSH
+−

−

=β

34
3

]][H[EDDS

][EDDSH
+−

−

=β

24

2
2

]][H[HIDS

][HIDSH
+−

−

=β

34
3

]][H[HIDS

][HIDSH
+−

−

=β
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Table 2-4(Continuous): 

MGDA[26] Protonation reaction Equation log βLH n 

MGDA3- + H+ ⇄ MGDAH2- 
]][H[MGDA

][MGDAH
3

2

+−

−

=β  10.43 

MGDA3- +2H+ ⇄ MGDAH2
- 

23
2

]][H[MGDA

][MGDAH
+−

−

=β  12.88 

MGDA3- +3H+ ⇄ MGDAH3 33
3

]][H[MGDA

][MGDAH
+−=β  14.38 

GLDA[33] Protonation reaction Equation log βLH n 

GLDA4- + H+ ⇄ GLDAH3- 
]][H[GLDA

][GLDAH
4

3

+−

−

=β  10.1 

GLDA4- +2H+ ⇄ GLDAH2
2- 24

2
2

]][H[GLDA

][GLDAH
+−

−

=β  17.0 

GLDA4- +3H+ ⇄ GLDAH3
- 

 
20.8 

GLDA4- +4H+ ⇄ GLDAH4 44
4

]][H[GLDA

][GLDAH
+−=β  23.9 

34
3

]][H[GLDA

][GLDAH
+−

−

=β
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2････3 : 結果及び考察 

2･3･1 : 滴定条件の最適化 

 錯生成定数が既知であるインジウム-EDTA，EDDS錯体を電位差滴定（Figure 2-3）によ

り求め，実験値の評価によって電位差滴定実験の最適化を行なった。 

（1）滴定間隔の影響 

 電極校正と滴定において，滴定間隔（間欠時間）を 60～180 sまで変化させたときの錯生

成定数（log βIn-EDTA
-
）の計算値と HYPERQUAD 2008上の計算誤差（SD），及び電極校正に

おける校正誤差を Figure 2-4 に示す。間欠時間 60 sでは，錯生成定数の計算値は 30と，既

知の値である 24.95から逸脱し，また数値計算の誤差（SD）は 2 と大きな値を示した。滴定

間隔が短いと In-EDTA 系化学平衡が平衡状態に至らず，正しい滴定曲線を得られなかった

と考えられる。一方で間欠時間>120 sでは，錯生成定数の計算誤差は<0.1 と良好であった

が，電極校正誤差が 0.06 mV（60 s）から 0.1 mV（150 s）と増加した。間欠時間が大きくな

ることで総滴定時間が長くなり，滴定溶液への炭酸ガスの混入がより進行したためと考えら

れる。上記から滴定間欠時間の最適条件を 120 sと定めた。 

（2）イオン強度調整剤の影響 

 前項 2････2････5(1)の間欠時間の検討では，反応速度や炭酸ガス混入による系統誤差の最も少な

くなる条件（間欠時間 120 s）での log βIn-EDTA
-
の計算値は 22.5であり，既知の値である 24.95

を再現しなかった。一方で，イオン強度調整剤に用いた塩化カリウムによって，In-EDTA 系

錯体に塩化物による影響[23]―例えば，EDTA との配位子置換（2････1），In-EDTA-Cl 系錯体の

生成(2････2)など―がもたらされた可能性がある。 

 

In-EDTA- + 4Cl- ⇄ InCl4- + EDTA4-      (2････1) 

In-EDTA- + nCl- ⇄ In-EDTA-Cln-(1+n)      (2････2) 

 

そこで，イオン強度調整剤に硝酸カリウムの利用を検討した（Figure 2-5）。 
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Figure 2-3: Titration curve during potentiometric titration experiment for In-EDTA and In-EDDS 

system. Diamond plot indicates as observed pH; Broken line indicates calculated pH by 

HYPERQUAD 2008 program. Electrolyte: 0.1 M KNO3, Cut-off time of titration: 120 s. 
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Figure 2-4: (a) Effect of cut-off time of titration to calculated log βIn-EDTA
- by HYPERQUAD 2008 

program, (b) Effect of cut-off time of titration to calculation error (SD) of log βIn-EDTA
- and calibration 

error of electrode in GLEE program. The value indicated in figure is literature value from [11] 
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Figure 2-5: Effect of electrolyte to calculated log βIn-L
- by HYPERQUAD 2008 program. The value 

indicated in figure is literature value from [11]. Cut-off time of titration: 120 s. 
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 イオン強度調整剤に塩化カリウムを用いた場合，EDTA，EDDSにおける log βInL
-
の計算値

は，それぞれ 21.09±0.03，18.70±0.04と，既知の値である 24.95，22 から逸脱した。一方，

硝酸カリウムを用いた場合では，EDTA，EDDSに対してそれぞれ 24.84±0.02，22.18±0.05

と既報値±0.1で値を再現できた。以上から，インジウム-キレート剤の錯生成定数の測定に

おける塩化物イオンの影響は比較的大であると考えられ，インジウムイオンと反応を示さな

い硝酸塩や過塩素酸塩などを用いるべきと結論づけられた。本研究では，硝酸カリウムを用

いることとした。 

2･3･2 : インジウムイオン-生分解性キレート剤の錯生成定数の決定 

 求められた最適滴定条件のもとで，生分解性キレート剤 HIDS，MGDA，GLDA（L）とイ

ンジウム（In）イオンの錯生成定数を求めた（Table 2-5）。計算上で仮定した化学種は InLH2, 

InLH, InL, InLOH, InL(OH)2および InL2（2････3~8）であり，これらの化学種のうち存在を仮定

することで計算誤差が増大したり，滴定曲線の不一致をもたらしたものは計算から排除した。

またこのときの滴定曲線と滴定溶液における化学種のスペシエーションを Figure 2-6，

Figure 2-7 に示す。 

 

In + 2H + L ⇄ InLH2   β = 
[InLH2]

[In][L][H] 2    (2････3) 

In + H + L ⇄ InLH    β = 
[InLH]

[In][L][H]     (2････4) 

In + L ⇄ InL      β = 
[InL]

[In][L]     (2････5) 

In + H2O + L ⇄ InLOH + H  β = 
[InLOH][H]

[In][L]     (2････6) 

In + 2H2O + L ⇄ InL(OH)2 + 2H  β = 
[InL(OH)2][H] 2

[In][L]    (2････7) 

In + 2L ⇄ InL2    β = 
[InL2]

[In][L] 2    (2････8) 
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Table 2-5：Calculated overall stability constants of In3+-chelate 

EDTA 

complex 
In 3+ Ln- H+ 

log ββββ    ± SD 

Ia = 0.1 M Ia = 0.5 M 

InLH2 1 2 1 NA NA 

InLH 1 1 1 27.46±0.04 NA 

InLb 1 0 1 24.93±0.02 25.17±0.06 

InLOH 1 -1 1 16.35±0.02 17.18±0.06 

InL(OH)2 1 -2 1 NA NA 

InL2 1 0 2 NA NA 

EDDS 

complex 
In 3+ Ln- H+ 

log ββββ    ± SD 

I = 0.1 M I = 0.5 M 

InLH2 1 2 1 28.26±0.08 NA 

InLH 1 1 1 25.36±0.09 23.5±0.2 

InLc 1 0 1 22.16±0.05 21.25±0.09 

InLOH 1 -1 1 15.55±0.05 17.49±0.06 

InL(OH)2 1 -2 1 7.72±0.05 9.77±0.06 

InL2 1 0 2 NA NA 

HIDS 

complex 
In 3+ Ln- H+ 

log ββββ    ± SD 

I = 0.1 M I = 0.5 M 

InLH2 1 2 1 NA NA 

InLH 1 1 1 17.06±0.06 18.62±0.07 

InL 1 0 1 13.09±0.07 15.21±0.06 

InLOH 1 -1 1 8.89±0.07 10.34±0.05 

InL(OH)2 1 -2 1 1.29±0.03 1.41±0.05 

InL2 1 0 2 23.63±0.09 24.39±0.09 
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Table 2-5(Continuous)： 

MGDA 

complex 
In 3+ Ln- H+ 

log ββββ    ± SD 

I = 0.1 M I = 0.5 M 

InLH2 1 2 1 NA NA 

InLH 1 1 1 24.25±0.05 22.28±0.10 

InL 1 0 1 19.90±0.04 18.37±0.09 

InLOH 1 -1 1 13.18±0.03 12.6±0.1 

InL(OH)2 1 -2 1 3.14±0.03 4.53±0.06 

InL2 1 0 2 NA NA 

GLDA 

complex 
In 3+ Ln- H+ 

log ββββ    ± SD 

I = 0.1 M I = 0.5 M 

InLH2 1 2 1 20.99±0.06 22.3±0.1 

InLH 1 1 1 16.61±0.05 18.6±0.1 

InL 1 0 1 14.81±0.05 14.6±0.1 

InLOH 1 -1 1 9.78±0.03 8.76±0.09 

InL(OH)2 1 -2 1 2.26±0.02 1.40±0.06 

InL2 1 0 2 NA NA 

aElectrolyte: KNO3, bReported value is 24.95[11], cReported value is 22[11], “NA” stands for Not available. 
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Figure 2-6: Titration curve during potentiometric-titration experiment for In-chelate system. 

Diamond plot indicates as observed pH. Broken line indicates calculated pH by HYPERQUAD 2008 

program. (a) Electrolyte: 0.1 M KNO3, (b) Electrolyte: 0.5 M KNO3, Cut-off time of titration: 120 s. 
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Figure 2-7: Complex speciation and titration curve during potential-titration experiment for In-

chelate system. Diamond plot indicates as observed pH. Solid line indicates distribution of InL 

complexes. Broken line indicates distribution of In3+ or In(OH)n-n+3 . Electrolyte: 0.1 M KNO3, Cut-off 

time of titration: 120 s. 
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 滴定曲線の解析から，本章で用いたすべてのキレート剤において，インジウムイオンとの

錯生成定数を相対標準偏差 1 %以内の精度で得ることができた。既に値が知られている

EDTA，EDDSに関して，プロトン付加体，ヒドロキシド付加体を含めて 2････3････1 と同様に既

報値の再現に成功した。本項で得られたインジウムイオン-キレート剤の生成定数 log βInL は

イオン強度 I = 0.1 M (KNO3) の条件の下では， InEDTA-(24.93) > InEDDS-(22.19) > 

InMGDA(19.90) > InGLDA-(14.81) > InHIDS-(13.09)であり，同じく 3 価の金属イオンである

Fe3+
の順列[26]―FeEDTA-(25.1) > FeEDDS- (20.1) > FeMGDA(16.5) > FeGLDA-(15.2) > FeHIDS- 

(15)―と一致した。以上の様に既報値の再現と錯生成傾向の一致が得られたことから，本法

で求められた錯生成定数は妥当であると考えられる。 

 Figure 2-7 から明らかなように，インジウムイオンは pH に応じてプロトン化錯体（e.g., 

InLH），ヒドロキシド化錯体（e.g., InLOH），或いは配位子置換によりキレート剤分子を失っ

てアクア錯イオン（In(H2O)63+
），ヒドロキシド錯イオン（e.g., InLOH）などの形態で存在す

る。これらの副反応を考慮した（2････9）条件錯生成定数 log βInM
’
を Figure 2-8 に示す。 

 

log βInL’ = log βML + log αInL－log αHL－log αIn     (2････9) 

 

なお αML，αHL，αM はそれぞれ In3+
のプロトン化，ヒドロキシド化錯体への副反応係数; キレ

ート剤のプロトン化副反応係数; In3+
のヒドロキシド錯イオンへの副反応係数である。インジ

ウム錯体の安定度定数は pH 4~5の弱酸性で極大値を有しており，pH 7（中性）における条

件生成定数は EDTA(14.2) > EDDS (11.3) > MGDA(8.8) > GLDA (6.4) > HIDS (5.5)と副反応を

考慮しない生成定数と順列が一致した。一方で，pH 2 における条件生成定数の順列は

MGDA(13.1)>EDTA(12.9) > EDDS(8.4)>GLDA(4.6)>HIDS(3.9)であり，それぞれのキレート剤

における酸解離定数，およびプロトン化錯体の生成の程度の差異に起因して順列の逆転が見

られた。 
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Figure 2-8: Conditional stability constant ( 'InL
β ) of In3+-chelate complexes.  
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 一方で，EDTA，EDDSのような比較的インジウムとの錯生成能が大きなキレート剤では，

酸性領域に出現する InLH 錯体の生成定数を精度良く求めることができなかった。これらの

キレート剤による InL 錯体は，高い条件安定度定数をもつため酸性条件を含む広い pH 範囲

で支配的に存在し，InLH 錯体の生成は微小となる。生成する錯体の分率が小さいことは，

その錯体の生成に起因するプロトン付加や加水分解の程度が微小に留まることを示し，滴定

曲線への干渉は小さくなる。従って実験的に得られた滴定曲線から，微小量の InLH 錯体を

計算することが困難になったと推察される。また In-MGDA，In-GLDA 系の滴定から得られ

た錯生成定数は±0.1程度のやや比較的大きな計算誤差を含んだ。これらのキレート剤の滴定

では，インジウム錯体の加水分解に伴って等量点付近に 2 段の複雑な滴定曲線が得られ，数

値計算による実験値と計算値のフィッティング精度が低下したと考えられる。以上から，滴

定曲線の実験値と計算値を幾何学的にフィッティングして金属-配位子錯体の錯生成定数を

決定する本手法は，1）量的に微小である錯体（滴定曲線に影響が顕われにくい錯体）と 2）

複雑な滴定曲線を与える系の解析が原理的に困難になる可能性が示唆された。そのような場

合では，滴定条件（キレート剤，金属イオン濃度，滴定剤濃度，滴定間隔）を洗練し，より

解析に適した滴定曲線を得る必要があるだろう。 

 

2････4 : 第 2 章のまとめ 

 本章では，レアメタルであるインジウム回収技術開発の基礎データとして，新規性の高い

薬剤である生分解性キレート剤（2-ヒドロキシ-3,3’-イミノ二コハク酸：HIDS，メチルグリ

シン二酢酸：MGDA，L-グルタミン酸-N,N-二酢酸：GLDA）とインジウムイオンの錯生成定

数を決定した。 

 滴定実験の水酸化カリウム滴下間隔が 60 s以下の場合，滴定系が平衡に達しないため錯

生成定数の計算誤差は大きくなった。一方で滴定間隔が 150 s以上の場合，系に混入する二

酸化炭素の影響で電極校正誤差が増加した。また，イオン強度調整剤として添加された塩化

カリウムは，水溶液中でインジウムイオンと副反応を呈し，錯生成定数の決定を困難にした。
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塩化カリウムの代替に硝酸カリウムを用いることで，InEDTA 錯体の生成定数の決定におい

て既に報告された値を再現可能であった。本研究では，滴定間欠時間を 120 s，イオン強度

調整剤を硝酸カリウムと定めた。最適化された条件の下で決定されたインジウムイオンとキ

レート剤の錯生成定数は InEDTA-(24.93) > InEDDS-(22.19) > InMGDA(19.90) > InGLDA-

(14.81) > InHIDS-(13.09)であり，同じく 3 価の金属イオンである Fe3+-キレート剤錯体の示す

順列と一致した。また酸性や塩基性の水溶液ではインジウム-キレート剤錯体にプロトンや

ヒドロキシド（水酸化物イオン）が付加した錯体が生成し，これらを考慮した場合，例えば

pH 2の水溶液において MGDA(13.1)>EDTA(12.9) > EDDS(8.4)>GLDA(4.6)>HIDS(3.9)なる条

件生成定数の順列を得た。 

 本章では，電位差滴定-数値計算によって生分解性キレート剤とインジウムイオンの錯生

成定数を評価することが可能であり，本法が生分解性キレート剤の錯生成挙動に関する基礎

データを収集する手法として有用であることが示された。 
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第 3 章：非鉄製錬ダストに含まれるインジウムの 
選択的回収 

Chapter3: SChapter3: SChapter3: SChapter3: Selective Recovery of Indium from Nonelective Recovery of Indium from Nonelective Recovery of Indium from Nonelective Recovery of Indium from Non----FerrousFerrousFerrousFerrous----Smelting DustSmelting DustSmelting DustSmelting Dust    

 

3････1 :緒言 

 インジウムは，電子デバイス製造に不可欠であるインジウム-スズ酸化物（Indium-Tin 

Oxide: ITO）に必須のレアメタルとして産業上重要な金属元素であり，液晶ディスプレイ，

太陽光発電基板等に広く需要がある[1]。インジウムは，方鉛鉱；閃亜鉛鉱などの非鉄金属鉱

石に多く含まれ[2]，鉛や亜鉛の製錬工程から排出される非鉄製錬残渣や非鉄製錬ダスト

（Non-Ferrous-Smelting Dust）から副生成物として製錬されている。日本は，世界供給量の

80 %を消費する屈指のインジウム消費国である一方で，その供給は諸外国からの輸入に依

存している。インジウムの生産は中華人民共和国，大韓民国，ロシア連邦などの一部の国に

寡占されており，経済戦略･資源保全の観点からインジウムを含有する未利用資源や廃棄物

の利用が望まれている。 

 複雑な化学組成をもつ廃棄物からインジウムを回収する場合，組成が複雑であるとともに

多量のマトリクス成分の分離が煩雑であることから，資源として利用する場合の採算性の確

保が困難である[3, 4]。例えば ITO スクラップの主要マトリクスであるスズは，その化学的

性質の類似性からインジウム回収を困難にしている[1]。また鉄，鉛，亜鉛等のベースメタル

が多く混在する場合，抽出剤を多量に消費するためにインジウム回収のコストが増加する。

事実，日本の豊羽鉱山（北海道）は高品位のインジウム含有鉱石を産する世界有数の鉱脈を

有しているが，インジウムを回収による利益確保が困難であったため 2006年に閉山を余儀

なくされた。 

 廃棄物や未利用資源からインジウムを回収する試みとして，ITO スクラップ[1, 5-7]；廃液
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晶ディスプレイ[8-10]；エッチング廃棄物[11, 12]を対象とする先行研究が報告されており，

例えば Liu らは 90°C；1 M H2SO4による酸抽出，硫化水素添加によるスズ除去，亜鉛版に

よる還元製錬を経て ITO 中のインジウムを 97 %回収している[1]。また Parkらの試みでは，

ポリ塩化ビニルを塩素源として 350°C でインジウムを塩素化し，液晶ディスプレイ中に含

まれるインジウムの 66.7 %を回収している[8]。Li らは，非鉄製錬ダストの一種である亜鉛

製錬ダストに酸化的湿式抽出剤として 5.1 M H2SO4; 2.5 % KMnO4を 90°Cの加熱･加圧条件

で適用し，含まれるインジウムの 90 %以上を回収する手法を提案している[2]。多くのイン

ジウム回収プロセスが用いる強酸，強熱条件は高いインジウム回収成績を達成するため魅力

的であるが，製錬設備の著しい腐朽化をもたらすことから環境親和性と経済性の観点から倦

厭され，腐食性物質の使用削減が望まれている。特に揮発性の高い元素が濃縮される非鉄製

錬ダストは複雑な化学組成であるため，夾雑物の分離に起因する回収コストの大きさから高

濃度のインジウムを含有するにも拘らず資源としての活用は未だ成されていない。 

 酸に代替する抽出剤としてカルボン酸系，リン酸系キレート剤や溶媒抽出剤の利用が報告

されており，これらは抽出効率の観点では強酸抽出に及ばない一方で，金属の選択的抽出や

薬剤の再生利用を可能とするなど興味深い性能をもつ。 

 本研究では，インジウムを含む未利用資源として非鉄製錬ダスト，特に鉛精錬に伴って

排出される飛灰である鉛精錬ダスト（Lead-Smelting Dust: LSD）に注目した[13]。LSD中に

は鉛や亜鉛に代表される夾雑物が多く含まれる一方で，高品位の鉱石に匹敵する高濃度の

インジウムが含まれているため資源として有望である。本章では，LSDに生分解性キレー

ト剤であるエチレンジアミン二コハク酸（Ethylenediaminedisuccinate：EDDS）による洗浄

を適用し，常温常圧の温和な条件で LSD中の夾雑物を除去する手法を開発した。同時に，

酸抽出と沈殿剤の添加を組み合わせてインジウムの回収を試みた。 
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3････2 : 実験方法 

3･2･1 : 試料･試薬 

 鉛製錬ダストは，日本国内の非鉄製錬業から排出された実試料を用いた。 

 すべての試薬は特級以上の純度のものを特に精製せずに用いた。エチレンジアミン四酢酸

（EDTA；関東化学，東京，日本），3-ヒドロキシ-2, 2’-イミノ二コハク酸（HIDS；日本触媒，

大阪，日本），エチレンジアミン二コハク酸（EDDS；中部キレスト，大阪，日本），L-グル

タミン酸-N,N-二酢酸（GLDA；東京化成，東京，日本），メチルグリシン二酢酸（MGDA；

BASF，Rhineland-Palatinate, Germany），イミノジ酢酸（IDA；同仁科学研究所，熊本，日本），

ニトリロ三酢酸（NTA；東京化成，東京，日本），ジエチレントリアミン五酢酸（DTPA；関

東化学，東京，日本）をキレート剤として用いた。塩酸（HCl），硝酸（HNO3），硫酸（H2SO4）

は，関東化学製の有害金属分析用のものを用いた。抽出液の pH調整には，4-(2-ヒドロキシ

エチル)-1-ピペラジンエタンスルホン酸（HEPES；ナカライテスク，大阪，日本），N-トリス

（ヒドロキシメチル）-3-アミノプロパンスルホン酸（TAPS；MP Biomedicals，Santa, CA, USA），

3-シクロへキシルアミノプロパンスルホン酸（CAPS；MP Biomedicals，Santa, CA, USA），酢

酸，酢酸ナトリウム（関東化学，東京，日本）を緩衝剤として用いた。ICP発光分析装置に

よる元素分析では，標準試料に 23金属元素（Ag, Al, B, Ba, Bi, Ca, Cd, Co, Cr, Cu. Fe, Ga, In, 

K, Li, Mg, Mn, Na, Ni, Pb, Sr, Tl, Zn, 5 % HNO3バックグラウンド）を 1000 mg/L含む ICP Multi 

standard IV（Merck KgaA，Darmstadt，Germany）を 0.1 M HNO3で希釈したものを用いた。

すべての試薬の調製には，Arium Pro UV により精製された超純水（比抵抗率> 18.2 MΩ cm）

を用いた。 

3･2･2 : 実験器具･設備 

 試薬溶液の保管に，低密度ポリエチレン製試薬瓶（Nalge Nunc, Rochester, NY, USA）を用

いた。抽出実験には，ポリエチレン（PE）製遠沈管およびポリプロピレン（PP）製試料分解

容器（DigiTUBEs；SCP Science, Quebec, Canada）を用いた。溶液の分取にニチリョー（東京，

日本）製のマイクロピペットとチップを用いた。実験器具は，使用前にそれぞれ 24 hアル
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カリ洗浄液（Scat 20X-PF, ナカライテスク；大阪，日本）と 24 h 3M HClに浸漬し，超純水

で濯いだものを乾燥させて用いた。 

 元素分析に，ICP発光分析装置（ICP-AES；Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, USA）を

用いた。ICP-AESの測定は，RF出力：1.15 kW，プラズマガス流量：12 L/min，キャリアガ

ス流量：1 L/min，ネブライザガス流量：0.5 L/min，予備噴霧時間：30 sの条件で行なった。

試料の状態観察に，エネルギー分散型蛍光X線分析装置（EDX，Oxford Instruments; Oxfordshire, 

UK）を備えた電界放出型走査型電子顕微鏡（FE-SEM，JSM-7100F；JEOL Co，東京，日本）

及び X 線回折装置 MiniFlex 600 （XRD；リガク，東京，日本）を用いた。 

3･2･3 マイクロ波加熱酸分解-ICP 発光分析による LSD の全量分析 

 LSD 0.05 gを PTFE製ベッセルに秤量し，13.2 M HNO3 1mL，12 M HCl 3 mL，27 M HF 1 

mLを分解試薬として添加し，マイクロ波加熱分解装置（Multiwave3000; PerkinElmer, Waltham, 

MA, USA）によって加熱酸分解（昇温時間：15 min，最大出力：1400 W，最大温度：240 °C，

マイクロ波照射時間：120 min）に供した。分解後，30 minの冷却ののちに 5 % H3BO3 10 mL

を試料に添加したうえで再び昇温時間：15 min，最大出力：1400 W，最大温度：240 °C，マ

イクロ波照射時間：30 minの運転条件でマイクロ波を照射し，残余のフッ化水素酸をホウフ

ッ化物 BF4
-
にマスキングした。分解物は 50 mL PP製試験管（DigiTUBEs）に全量捕集し，

超純水を用いて 50 mL に定容した。得られた分解溶液に含まれる金属は，ICP-AESにより

定量した。LSD中に含まれる金属成分の濃度 CLSDは，次の式（3････1）に従って計算した。 

CLSD [mg/kg] = 
Cd.sol. × vd.

m        (3････1) 

ただし，Cd.sol.：分解溶液中の金属濃度[mg/L]；v
ｄ
：抽出液の溶液量[L]；m：LSD重量[kg]で

ある。 

3･2･4 : LSD のキレート洗浄 

 LSD 0.05 gを 50 mL PE製遠沈管に秤量し，50 mMキレート剤 5 mLと混合した。混合物

を 25 °Cの恒温槽内で 180 rpm，24 h振盪し，キレート剤水溶液に金属成分を抽出した（キ
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レート洗浄）。懸濁液は，1820×g（3000 rpm）の遠心分離に供し，上澄みを粒子保持能 1.0 μm

の混合セルロースエステル製メンブレンフィルター（Advantec，東京，日本）を用いた吸引

ろ過によって得た。得られた溶液を超純水で 10倍希釈した後，ICP-AESによって金属濃度

を定量した。このときのキレート洗浄による金属抽出率は，次の式（3････2）から計算した。 

Extraction yield [%] = 
Csol. × v

m × CLSD
 × 100      (3････2) 

ただし，Csol.：抽出液中の金属濃度[mg/L]，v：抽出液の溶液量[L]，m：LSD重量[kg]，CLSD：

LSD中の金属濃度[mg/kg]である。 

3･2･5 : LSD の酸抽出 

 LSD 0.05 gを 50 mL PE製遠沈管に秤量し，1 M HCl, HNO3, H2SO4 5 mLとそれぞれ混合し

た。抽出は 3････2････4 と同様に 25 °Cの恒温槽内で 180 rpm，24 h振盪することによって行い，

遠心分離と吸引ろ過によって得られた上澄み中の金属濃度を ICP-AES によって定量した。

抽出率の計算は，式（3････2）に従って行なった。 

3･2･6 : LSD 抽出物の水酸化物による分別沈殿 

 混合酸抽出剤（0.2 M HCl + 0.4 M H2SO4）による LSDの抽出を 3･2･5項の操作に従って行

い，抽出液の pH を 10 M NaOH水溶液の添加によって 5 に調整した。得られた沈殿物を粒

子保持能 0.45 μm のメンブレンフィルター上に捕集したうえで，800 °Cで 3 h乾燥させた。

一部を王水 1 mL（12 M HCl 0.75 mL + 13.2 M HNO3 0.25 mL）に溶解し，溶解液の組成を ICP-

AESによって定量した。また沈殿物を XRD 分析に供し，X 線回折パターンから含まれる金

属塩を同定した。 

 

3････3 : 結果及び考察 

3･3･1 : LSD のキャラクタリゼーション 

 LSD からは多くの金属元素が見出され，特に重量比で 1 %以上の高濃度を示したものは，

鉛，亜鉛，インジウムであった（Table 3-1）。副成分（>0.1 %）としてはカドミウム，カル
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シウム，銅，ビスマス，タリウムが認められ，副成分以上の金属元素の合計は LSD 1 gあた

り 2.86 mmolであった。また蛍光 X 線分析の結果，高濃度の臭素（23 %），硫黄（3 %）が非

金属成分として検出された。LSDが galena, anglesite, sphalerite等の硫化物鉱石の焼成によっ

て発生することを考えると，LSDに含まれる金属成分は酸化物，硫化物，硫酸塩，臭化物の

形態をもつことが推察される。FE-SEM-EDX観察像からは，LSD 上で数 μm スケールの元

素の局在は確認されず，LSD が均一性の高い試料であることが示唆された（Figure 3-1）。

また，LSD から収集した X 線回折パターンを Figure 3-2a に示す。試料から得られた回折

パターンは比較的微弱であり，またピークの出現パターンが複雑であったことから，LSD 中

の金属成分の低い結晶度と極めて複雑な化学組成を反映していると考えられる。一方で回折

パターンの一部は，臭化鉛（Figure 3-2d）と酸化鉛（II）（Figure 3-2b）のパターンと一致

を示していたことから，LSD重量の 4割を占める鉛が臭化物，酸化物として存在することが

示唆された。しかしながら，回折パターンの複雑さから，亜鉛，インジウムを含むその他の

金属成分の化学形態の同定は困難であった。 
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Table 3-1: Metal concentrations in LSD by microwave-

assisted digestion / ICP-AES detection 

Metal Concentration [%]a 

Bi 0.195 ± 0.005 

Ca 0.59 ± 0.01 

Cd 0.62 ± 0.01 

Cu 0.234 ± 0.005 

In 2.64 ± 0.06 

Pb 40.6 ± 0.7 

Tl 0.13 ± 0.01 

Zn 5.7 ± 0.2 

aValues are indicated as average ± standard deviation, n = 3. 
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Figure 3-1: FE-SEM/EDX observation and element mapping image   

Micro-scope image     

                     (x1000) 
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Br (Lαααα1:1.5 keV) Cl (Lαααα1:2.6 keV) 
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Figure 3-2: XRD pattern comparison of (a) LSD sample with (b~d) Pb salts, which are (b) PbO, (c) 

PbO2 and (d) PbBr2 . 
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3･3･2 : キレート洗浄による LSD 中金属成分の抽出 

 LSDに含まれる金属成分から，主成分である鉛，亜鉛，インジウムに注目して，種々の

条件のキレート剤に対する抽出挙動を検討した。 

（1）キレート種の効果 

 合成キレート剤（EDTA, IDA, NTA, DTPA）と生分解性キレート剤（HIDS, EDDS, MGDA, 

GLDA）を含む pH 7の洗浄剤を LSDに適用したところ，インジウム（4～7 %），亜鉛（20

～22 %），鉛（92～100 %，IDA を除く）とキレート剤による抽出効果の差は小さかった

（Figure 3-3a）。またインジウム-キレート剤の条件錯生成定数 log βInL’と抽出率の相関を

調べたところ，錯生成定数の抽出率に与える影響は微小であった。キレート剤による LSD

中の金属成分の抽出は，溶液中の錯生成以外の化学反応に強く依存すると考えられる。 

（2）キレート剤濃度の影響 

 キレート洗浄におけるキレート剤濃度と金属成分の抽出量を調べたところ，鉛はキレー

ト剤の種類を問わず，キレート剤の濃度増加に対して線形的に抽出率が増加し，50 mM以

上のキレート剤により LSDから定量的に除かれた（Figure 3-4a）。鉛のキレート洗浄にお

ける抽出挙動から，金属成分の抽出は金属量に相当するキレート剤を消費して行なわれる

ことが示唆された。前項 3････3････1 から LSD中の金属成分の総量は 2.86 mmol/gと見積もられ

ており，金属とキレート剤が 1：1のモル比で反応（式 3････3）すると仮定した場合，1 gの

LSD中金属が錯生成のために要求するキレート剤分子数は 2.86 mmol/gと計算することが

できる。 

Y4- + Mn+ → M-Y -(4-n)       (3････3) 

したがって LSD 中の金属成分の抽出において，キレート剤水溶液と LSD の混合比が 100 

mL/gの条件では，LSD中の金属成分が要求するキレート剤濃度は少なくとも 28.6 mMと計

算された。一方で亜鉛とインジウムの抽出率は，量論比的に充分な 50～100 mMのキレート

剤を用いた場合においてもそれぞれ 26 %, 8 %以下に制限され（Figure 3-4a），これらの一

部が LSD中で抽出に応答しない形態で存在すると推察される。 



 
 

- 71 - 
 

Chapter 3 – Selective Recovery of Indium from Lead Smelting Dust 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 3-3: (a) Effect of chelant variation, and (b) Indium-chelate stability constant on extraction 

yield (%) during chelant-assisted washing treatment of LSD. Extraction time: 24 h, Solution pH: 7, 

liquid solid ratio: 100 mL/g, temperature: 25°C. 
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（3）抽出時間の影響 

 常温常圧（25 °C，1気圧）における金属成分の抽出率の経時変化を Figure 3-4b に示す。

鉛と亜鉛の抽出率はすべてのキレート剤を用いた場合で 5 h以内に平衡に達しており，特に

鉛は 5 h以内に定量的に抽出された。インジウムにおいては EDTA で 24 h以内に平衡状態

が認められたが，EDDSによるインジウム抽出は 156 h（1 week）経過時点で平衡状態を認め

られなかった。インジウム抽出は，遅い反応過程に支配されていると推察される。 

（4）洗浄液における pHの影響 

  キレート剤を含まないコントロール条件では，pH 3~11の範囲内において金属成分の抽

出率は酸性領域>アルカリ性領域であった（Figure 3-5a）。酸性領域の溶液中に豊富に存在

する水素イオン（H+
）と LSD表面の相互作用―金属化合物の溶解や表面脱着[14]などにより

金属成分の抽出が起こったと考えられる[15]（式 3････4） 

MxOy(s) + 2yH+ → xMn+ + yH2O       (3････4) 

H4Y → 4H+ + Y4-        (3････5) 

 一方で，キレート剤の存在下では金属成分の抽出率は大きく酸性とアルカリ性の双方で増

加した。たとえば亜鉛の EDTA による抽出率は，pH 3；pH 11でそれぞれ 32 %；24 %であ

り，pH 7における 18 %を上回っている。酸性の抽出剤によって式 3････4 に示される固相から

金属イオンの溶出が促進され，pH 3 で高い抽出率が得られたと推察される。対してアルカ

リ性の条件下では，式 3･5に示されるようにキレート剤の酸解離が進行し，金属イオンに対

する条件錯生成定数 K’ f MY が大きくなる。この様にアルカリ性では，キレート剤の錯形成能

が大きくなったことで金属成分の抽出率が増加したと考えられる。概観すると，キレート洗

浄による金属成分の抽出率は，酸性>アルカリ性>中性であり，LSD 中の金属成分の液相へ

の溶解性―ひいては，金属成分の化学形態―がキレート洗浄の抽出率を大きく支配すると推

察される[16]。  
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Figure 3-4: Effect of (a) chelant concentration (extraction time: 24 h), and (b) extraction time (chelant 

concentration: 50 mM) on extraction yield (%) during chelant-assisted washing treatment of LSD. 

Solution pH: 7, liquid solid ratio: 100 mL/g, temperature: 25°C.  
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Figure 3-5:  Effect of (a) solution pH (3 to 11), and (b) NaOH addition (0.1 to 10 M) on extraction 

yield (%) during chelant-assisted washing treatment of LSD. Chelant concentration: 50 mM, liquid 

solid ratio: 100 mL/g, extraction time: 24 h, temperature: 25 °C. 

  

0

5

10

15

20

25

30

3 5 7 9 11

E
xt

ra
ct

io
n 

yi
el

d 
[%

]

EDTA HIDS EDDS Control

0

20

40

60

80

100

120

3 5 7 9 11

pH

0

8

16

24

32

40

3 5 7 9 11

0

5

10

15

20

25

30

0.1 1 10

E
xt

ra
ct

io
n 

yi
el

d 
[%

]

0

20

40

60

80

100

120

0.1 1 10

NaOH [M]

0

10

20

30

40

50

0.1 1 10

Pb ZnIn

(a)

(b)

Pb ZnIn



 
 

- 75 - 
 

Chapter 3 – Selective Recovery of Indium from Lead Smelting Dust 
 

 また，水酸化ナトリウムにより pH 11以上の強アルカリ性に調製した抽出液を用いたとこ

ろ（Figure 3-5b），EDTA，EDDSを用いた 0.2 < CNaOH < 2 Mの条件ではインジウムの抽出

は認められなかった。In-EDTA-
錯体（Kf = 8.91×1024

）の生成よりも水酸化インジウム In(OH)3

（Ksp = 1.26×10-37, 式 2････6）の生成が優勢であるためと考えられる。 

 

In3+ + 3OH- → In(OH)3(s)       (3････6) 

 

0.1 M NaOH以上の強アルカリ条件における鉛，亜鉛の抽出率は，インジウムと比較して大

きな値を示した。強アルカリ条件では，これらの金属成分のヒドロキシド錯体（e.g, Pb(OH)3-; 

Zn(OH)42-
）が生成し，高い溶解度を示すためと考えられる。またキレート剤の酸解離（式 3････

5）が進行するため，キレート剤の存在下では高い条件錯生成定数に起因する鉛，亜鉛のさ

らなる抽出が認められた[17]。強いアルカリ条件を用いるキレート洗浄では，金属成分と水

酸化物イオンの相互作用に基づく，金属の化学形態の変化が抽出率に大きな影響を及ぼして

いると推察される。 

 しかしながら EDTA は，化学分解性･光分解性･生分解性に乏しい化合物であり，環境への

暴露を可能な限り避けるべきである[18-21]。一方で，生分解性キレート剤の EDDSと HIDS[9, 

22, 23]は，強アルカリ条件下で鉛や亜鉛に対して EDTA と類似した抽出傾向を示し，これら

の抽出除去に有効であった。ただし HIDS は，強アルカリ条件下でインジウムの抽出を示し

た（e.g. 0.2 M NaOH: 5 %, 5 M NaOH: 20 %）。 

 以上の知見から，50 mM EDDS + 0.2 M NaOHを含む抽出液を用いることで，5 hの洗浄に

よりインジウムとその他の金属成分の分離が可能であることが見出された。 
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3･3･3 : LSD の酸抽出 

 液性を調整したキレート洗浄によって，LSD中の鉛を定量的に除き，インジウムと亜鉛を

固相に濃縮することが可能であった。一方で，インジウムと亜鉛の選択的抽出は困難であっ

た。そこで，固相に含まれるインジウムを溶液に分離するための酸抽出剤の探索を行なった。 

（1）酸濃度の影響 

 硝酸（HNO3），塩酸（HCl），硫酸（H2SO4）による LSD中金属成分の抽出を試みたところ，

インジウムの定量的抽出に硝酸は>5 M；塩酸，硝酸は>1 M の酸抽出剤を要した（Figure 3-

6）。亜鉛は，インジウムと同様の抽出挙動を示したが，鉛は硫酸抽出剤による抽出が認めら

れなかった。式 3････7 に示される硫酸鉛（Ksp = 7.2×10-8
）の生成により抽出が抑制されたと考

えられる。同様に鉛は 0.1～1 M 塩酸によって塩化鉛として一部が沈殿したが，>5 M 以上の

塩酸によってクロロ錯体を形成し溶解した（式 3････8）。 

 

Pb2+ + SO4
2- → PbSO4(s)       (3････7) 

 

Pb2+ + 2Cl- → PbCl2(s)  ,  PbCl2 + 2Cl- → PbCl42-    (3････8) 

 

（2）混酸による LSD 中金属成分の抽出―酸の組成の検討 

 酸抽出剤による金属成分の抽出効率は，塩酸が最も優れていたが，一方で LSD 中共雑成

分の大多数を占める鉛に対して溶出抑制効果を持つ硫酸は魅力的である。そこで総水素イオ

ン濃度を 1.0 M に固定した条件で，塩酸と硫酸の混酸を用いた LSD の酸抽出を試みた

（Figure 3-7a）。 

 硫酸濃度を増加させることで式 3････7 における硫酸イオンの共通イオン効果により鉛の抽

出率は減少し，CH2SO4 > 0.4 Mで抽出は認められなくなった。一方でインジウム，亜鉛の抽

出は硫酸イオン，塩化物イオンの多寡に拘わらず定量的であった。以上のことから，鉛とそ

の他の金属成分を分離する最適な酸の組成を硫酸 0.4 M + 塩酸 0.2 Mと定めた。 
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Figure 3-6: Metal extraction yields during mineral acid leaching treatment of LSD. Liquid solid ratio: 

100 mL/g, extraction time: 24 h, temperature: 25°C.  
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Figure 3-7: Extraction yields of metals (In, Pb and Zn) during acid-leaching treatments of LSD (a) 

Effect of varying HCl/H2SO4 ratio (extraction time: 24 h), (b) Effect of extraction time with HCl (0.2 

M) and H2SO4 (0.4 M) mixture. Liquid solid ratio: 100 mL/g, temperature: 25°C. 
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（3）混酸による LSD 中金属成分の抽出―抽出時間の検討 

 硫酸 0.4 M + 塩酸 0.2 Mを含む抽出剤による LSD 中金属成分の抽出における抽出時間の

影響を検討した（Figure 3-7b）。亜鉛の抽出は 12 h経過時点で平衡（抽出率：97 %）に達し

たが，インジウムの抽出平衡（抽出率：94 %）に至るまでに 24 hを要した。以上のことか

ら，LSD中のインジウムの最適分離条件を硫酸 0.4 M；塩酸 0.2 M；抽出時間 24 hと決定し

た。 

3･3･4 : 水酸化物沈殿によるインジウムの回収 

 インジウムと亜鉛の分離は，両者の類似した化学的挙動からキレート洗浄と酸抽出では困

難であった。インジウムと亜鉛の水酸化物は，水に対して難溶性の塩として存在する一方で，

両者の溶解度積は大きく異なる（式 3････6，Ksp-In(OH)3 = 1.26 × 10-37 mol4/L12
；式 3････9，Ksp-Zn(OH)2 

= 2.0 × 10-17 mol3/L9
）ため，水酸化物イオン濃度，すなわち溶液の pHを調整することで両者

の分離が期待できる。そこで 3････3････3 において得られた LSD の酸抽出液の pH を調整し，イ

ンジウムと亜鉛の分離を試みた。 

 

Zn2+ + 2OH- → Zn(OH)2        (3････9) 

 

 溶解度積を基にした分離シミュレーションでは，インジウムと亜鉛がそれぞれ pH >4；pH 

>7 において沈殿を生じることが示された（Figure 3-8a）。したがってこれらを含む溶液の

pHを，4 < pH < 7に調整することで分離が可能と考えられる。LSD 酸抽出液（pH = 0.2）の

pHを変化させた際の液相，沈殿相におけるインジウムと亜鉛の分配を Figure 3-8b, c にそ

れぞれ示す。pH > 2においてインジウムの沈殿が生じ始め，pH = 5において沈殿量は定量的

となった。一方で亜鉛は，pH > 5.4より沈殿が生じた。従って，水酸化ナトリウム溶液によ

って溶液を pH5に調整することで，両者の分離が可能であった。  
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Figure 3-8: Separation of indium from zinc using the hydroxide-precipitation technique. (a) 

calculated simulation. (b) residual ratio (%) in the aqueous medium of the supernatant. (c) precipitation 

ratio (%) during hydroxide precipitation.  
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3･3･5 : キレート洗浄-酸抽出-水酸化物沈殿を組み合わせたインジウムの選択的回収 

 本章で検討したキレート洗浄（3････3････2），酸抽出（3････3････3），分別沈殿（3････3････4）から得られ

た知見を組み合わせて，これらの操作を逐次的に適用して LSD 中に含まれるインジウムの

回収を試みた（Figure 3-9）。 

 LSD 9.9968 gを出発物質として，50 mM EDDS + 0.2 M NaOH からなる 1000 mLの抽出液

を 25 °Cで 5 h作用させたところ，LSDからほとんど定量的に鉛が除去された。また亜鉛の

22 %が取り除かれた一方で，インジウムは抽出されずダスト上に濃縮された。続いて，LSD

のキレート洗浄残渣 1.775 gに 0.2 M HCl + 0.4 M H2SO4からなる酸抽出剤 178 mLを添加し，

24 h, 25°Cで酸抽出を行なったところ，インジウム（1.1 g/L）と亜鉛（2.1 g/L）を含む酸抽

出液が得られた。LSD 酸抽出液に対して 10 M水酸化ナトリウムを加えて pH5に調整して沈

殿物 1.0463 gを得た。沈殿物を酸分解/ICP発光分析に供したところ，0.23 gのインジウムと

0.03 gの亜鉛が認められ，インジウムの全回収率は 88.2 %であった。 

 Figure 3-9 によるインジウムの逐次的回収操作における，インジウム；鉛；亜鉛の物質収

支を Figure 3-10 に示す。なお，図中の物質収支の計算は次の式 3････10 によって行なった。 

 

Mass distribution [%] = 
m

 mCAW + mALR + mHP.sup + mHP.ppt
 × 100   (3････10) 

 

 式 3････10 において，m：各画分の金属量，mCAW：キレート洗浄による除去画分，mALR：酸

抽出における残渣画分，mHP.sup：水酸化物沈殿における上澄み画分，mHP.ppt：水酸化物沈殿に

よって沈殿した画分をそれぞれ示す。インジウムにおいて，全画分のインジウム回収率は

96 %であり，うち 88 %は水酸化物沈殿に選択的に分画された。 

 得られた回収物を X 線回折分析に供したところ，酸化インジウム（In2O3）のピークが認

められ，酸化物としてインジウムの回収が確認された（Figure 3-11）。 
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Figure 3-9: Sequential scheme for selective indium separation from LSD. In the figure, ‘N.D.’ stands 

for ‘not detected’.  
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Figure 3-10: Mass distribution of the major metal components of the LSD during the sequential 

separation process. The symbols stand for the following. mCAW (%): metal in the chelant-assisted 

washing eluate, mALR (%): metal in the acid-leaching residue, mHP.sup (%): metal in the hydroxide-

precipitation supernatant, mHP.ppt (%): metal in the hydroxide precipitate. 
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Figure 3-11: XRD pattern comparison of (a) Hydroxide precipitation (after pyrolysis at 800 °C) from 

LSD with (b) In2O3 .  
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3････4 : 第 3 章のまとめ 

 本研究では，非鉄製錬ダストの一種である鉛精錬ダスト（LSD）に含まれるインジウムの

選択的な回収を試みた。本章においては，従来法で汎用される酸抽出剤や苛烈な加熱条件の

使用を最小限に留めることを目標に，温和な条件で使用可能なキレート剤の使用を試みた。 

 LSD は極めて複雑な化学的組成を有していたが，含まれる金属のうち主なものはインジ

ウム（2.64 %），鉛（40.6 %），亜鉛（5.7 %）であり，うち鉛は臭化鉛として同定された。 

 LSD 中の金属成分の抽出は，抽出液の pH―すなわち，水素イオンや水酸化物イオンと金

属成分の相互作用，ひいては金属成分の溶解性―に強く影響を受けた。また金属成分の抽出

に伴い，金属量に相当するキレート剤分子が消費された。一方で，キレート剤に応答しない

化学形態の金属成分が認められた。LSDに 50 mM EDDS + 0.2 M NaOHを 100 mL/g，25 °C，

5 h，180 rpmで適用し，インジウムを固相に濃縮しつつ含まれる鉛の定量的除去と 80 %以

上の LSD重量の減容化を達成した。酸抽出では，0.2 M HCl + 0.4 M H2SO4（100 mL/g，25 °C，

24 h，180 rpm）によってインジウムと亜鉛を溶液化し，抽出液の pHを 5に調整することで

インジウムの選択的回収が可能であった。 

 以上の知見から多段的にキレート洗浄，酸抽出，pH調整による分別沈殿を施したところ，

インジウムを水酸化物沈殿として 88 %以上選択的に回収可能であった。本章の提案するイ

ンジウム回収プロセスは加熱操作を要さず，また LSD重量の 40 %以上を占める鉛の除去に

効果が高いキレート洗浄を組み合わせることでインジウムの溶液化に必要な酸抽出液の使

用量削減に貢献した。このように本研究では，環境親和性に優れた資源回収システムを提案

した。 
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第 4 章：鋳物廃砂中重金属成分の洗浄除去と回収 
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decontamination for heavydecontamination for heavydecontamination for heavydecontamination for heavy----metal laden Waste Foundry Sandmetal laden Waste Foundry Sandmetal laden Waste Foundry Sandmetal laden Waste Foundry Sand    

 

4････1 :緒言 

 自動車産業などにおける金属部材の製造では，鋳造プロセスが汎用されている。鋳造は，

溶融金属を砂で整形した砂型に注湯し，冷却固化して金属製品を整形するプロセスであり，

砂型には粒径の揃ったケイ砂（Silica sand）やベントナイトなどの粘土鉱物，バインダーと

呼ばれる有機系の添加物の混合物が用いられる[1, 2]。たとえば Green Sandと呼ばれる粘土

含有型砂の場合，ケイ砂（85-95 %），ベントナイト（4-10 %），黒鉛（2-10 %）から構成され

る[3, 4]。そのほか，chemically-bonded sandは 93-99 %ほどのケイ砂にフェノール樹脂，エポ

キシ樹脂，ケイ酸ナトリウムなどの化成品からなるバインダーを 1-3 %配合したものとして

利用されている[3, 5]。こういった型砂は，大凡 8-10回ほど鋳造プロセスで繰返し使用され

[6, 7]，利用不可能となると鋳物廃砂（Waste Foundry Sand: WFS）[8]として排出される。米国

の鋳造業種からは，年間 900万トン[6, 9]の WFSが排出されており，またアジア地域では中

国から 3000万トン[10]の排出量がある。日本での廃棄物統計上，WFSは鉱滓廃棄物[11]（150

万トン）に分類されており，うち 64 %が WFSに相当するとされている[12]。銑鉄製品 1ト

ンの製造からはおよそ 0.5トンの WFSが生じ[13]，発生量の膨大さから再利用の気運が高ま

っている。 

 排出された WFSの再生利用法として土壌被覆材[3]，路盤材[9, 14, 15]，コンクリート材料

[7, 16, 17]などの用途が研究されており，廃棄物量の削減と建設資源の節約のメリットを持

つとされる。また米国環境保護局は，シリカ系鋳物廃砂を路盤材等へ転用することで年間800

戸分の消費電力；840台分の二酸化炭素排出；7.8億ガロンの水使用量の削減が可能として，
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再利用を奨励する見解を述べている[18]。一方で，WFSには有害金属元素（Potentially Toxic 

Elements: PTEs）として亜鉛，マンガン，鉄，鉛，銅を含有するものが存在し[19, 20]，土壌，

ひいては地下水の汚染を通してヒト健康への悪影響が懸念される[21]。このような WFS に

対しては，コストを投じた上で粉砕･セメント原料化し，PTEsの溶出を抑制する処理法が採

られている[22]。 

 PTEsを含む WFSはその毒性に関心が集まる一方で，金属成分の種類，含有量と回収コス

トによっては，未利用の金属資源としての有用性を秘めている。特に非鉄金属系 WFSの一

部から高濃度で見出される銅は，電気伝導性･加工性に富む優れたベースメタルとしての需

要をもつ[23, 24]。この様に銅などの PTEsを含有する WFSは，環境負荷性を有すると同時

に金属資源としての価値を併せ持つため， PTEsの洗浄除去によって再生 WFSの安全性担

保と同時に資源回収を試みることは，環境保全，資源戦略上の観点から重要である。 

 このような理由から，WFSに限らず鉱滓マット[25]，電子製品廃棄物[26-29]などの固体廃

棄物から PTEsを除去，回収する試みは広く行なわれている。廃棄物からの元素回収で用い

られる湿式法は，汎用の撹拌槽が利用可能であり，またエネルギーコストも小さいなど焼成

プロセス[30]を含む乾式法と比べて経済上の利点がある[25, 31]。しかしながら，湿式法によ

って固体廃棄物から金属成分を分離する場合，まず抽出剤として用いられるのは鉱酸[27, 28, 

32, 33]である。鉱酸を用いる湿式洗浄は，反応設備の腐食が著しく[31]，また中和処理に多

量の薬剤を必要とするために好ましくない。さらには，苛烈な抽出剤を適用することで WFS

の表面状態―ひいては，力学的特性―が変化し，建設資材としての品質を損なう恐れがある

[13]。 

 汎用の抽出剤と比較して，キレート化合物は常温･大気圧下で有効な金属除去剤[34-37]と

して働き，また腐食性が低いことから反応設備の劣化やケイ砂表面特性の変化を伴わずに

WFS中の金属成分を分離できると期待される。そこで本研究では，非鉄金属系の WFSに含

まれる PTEs（e.g., 銅，鉛，亜鉛）の除去と，比較的高濃度で含まれる銅の回収を目的に，

環境親和性の高い湿式金属分離法の開発を行なった。本章では，始めにWFSに含まれるPTEs

の分離に際して，エチレンジアミン四酢酸（Ethylenediaminetetra acetate: EDTA）を抽出剤に
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選択し，抽出補助剤としてのアンモニア（Ammmonia: NH3）や，湿式洗浄に伴う物理的撹拌，

粉砕の効果について検証した。また得られた WFS抽出液に電荷還元（Electrowinning）を適

用し，有価金属の回収を試みた。 

 

4････2 : 実験方法 

4･2･1 : 試料･試薬 

 WFS試料は，株式会社明石合銅（白山市，石川，日本）から排出された非鉄金属製品の鋳

造型砂を用いた。本研究で用いた試料は，鋳物砂の段階ではケイ砂（85 %），ベントナイト

（7 %），コーンスターチ（5 %），水分（3 %）によって構成されていた。また，WFSを砂再

生機（USR-II；新東工業株式会社，愛知，日本）によって 1～8回表面研磨処理した研磨 WFS

を用いた。 

 すべての試薬は特級以上の純度のものを特に精製せずに用いた。エチレンジアミン四酢酸

（EDTA，関東化学；東京，日本），イミノジ酢酸（IDA；同仁科学研究所，熊本，日本），ニ

トリロ三酢酸（NTA；東京化成，東京，日本），ジエチレントリアミン五酢酸（DTPA；関東

化学，東京，日本），trans-1, 2-ジアミノシクロヘキサン四酢酸（CyDTA；同仁科学研究所，

熊本，日本），3-ヒドロキシ-2, 2’-イミノ二コハク酸（HIDS；日本触媒，大阪，日本），エチ

レンジアミン二コハク酸（EDDS；中部キレスト，大阪，日本），L-グルタミン酸-N,N-二酢酸

（GLDA；東京化成，東京，日本），メチルグリシン二酢酸（MGDA；BASF，Rhineland-Palatinate, 

Germany）をキレート剤として用いた。塩酸（HCl），硝酸（HNO3），水酸化ナトリウム（H2SO4）

は，関東化学製の有害金属分析用および特級のものを用いた。抽出液の pH調整には，4-(2-

ヒドロキシエチル)-1-ピペラジンエタンスルホン酸（HEPES，ナカライテスク；大阪，日本），

N-トリス（ヒドロキシメチル）-3-アミノプロパンスルホン酸（TAPS; MP Biomedicals, Santa, 

CA, USA），3-シクロへキシルアミノプロパンスルホン酸（CAPS; MP Biomedicals, Santa, CA, 

USA），酢酸，酢酸ナトリウム（関東化学, 東京，日本）を緩衝剤として用いた。ICP発光分

析装置による元素分析では，標準試料に 23金属元素（Ag, Al, B, Ba, Bi, Ca, Cd, Co, Cr, Cu. Fe, 
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Ga, In, K, Li, Mg, Mn, Na, Ni, Pb, Sr, Tl, Zn, 5 % HNO3バックグラウンド）を 1000 mg/L含む

ICP Multi standard IV（Merck KgaA, Darmstadt, Germany）およびすず標準液（1000 mg/L，2.5 

M 塩酸バックグラウンド；関東化学，東京，日本）を 0.1 M HNO3および 0.1 M HClで希釈

したものを用いた。すべての試薬の調製には，Arium Pro UV により精製された超純水（比

抵抗率> 18.2 MΩ cm）を用いた。 

4･2･2 : 実験器具･設備 

 試薬溶液の保管に，低密度ポリエチレン製試薬瓶（Nalge Nunc, Rochester, NY, USA）を用

いた。抽出実験には，ポリエチレン（PE）製遠沈管およびポリプロピレン（PP）製試料分解

容器（DigiTUBEs; SCP Science, Quebec, Canada）を用いた。溶液の分取にニチリョー（東京，

日本）製のマイクロピペットとチップを用いた。実験器具は，使用前にそれぞれ 24 hアル

カリ洗浄液（Scat 20X-PF; ナカライテスク，大阪，日本）と 3M HCl に 24 h浸漬し，超純水

で濯いだものを乾燥させて用いた。 

 元素分析に，ICP発光分析装置（ICP-AES; Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, USA）を

用いた。ICP-AESの運転は，RF出力：1.15 kW，プラズマガス流量：12 L/min，キャリアガ

ス流量：1 L/min，ネブライザガス流量：0.5 L/min，予備噴霧時間：30 sの条件の下行なった。

試料の状態観察に，卓上型エネルギー分散型蛍光 X 線分析装置（XRF, Epsilon3; PANalytical，

Almelo，The Netherlands），エネルギー分散型蛍光 X 線分析装置（EDX; Oxford Instruments, 

Oxfordshire, UK）を備えた電界放出型走査型電子顕微鏡（FE-SEM, JSM-7100F; JEOL Co, 東

京，日本）及び X 線回折装置 MiniFlex 600 （XRD; リガク, 東京, 日本）を用いた。 

4･2･3 : マイクロ波加熱酸分解-ICP 発光分析による WFS の全量分析 

 WFS 0.05 gを PTFE製ベッセルに秤量し，13.2 M HNO3 1mL，12 M HCl 3 mL，27 M HF 1 

mLを分解試薬として添加し，マイクロ波加熱分解装置（Multiwave3000; PerkinElmer, Waltham, 

MA, USA）によって加熱酸分解（昇温時間：15 min，最大出力：1400 W，最大温度：240°C，

マイクロ波照射時間：120 min）に供した。分解後，30 minの冷却ののちに 5 % H3BO3 10 mL

を試料に添加したうえで再び昇温時間：15 min，最大出力：1400 W，最大温度：240°C，マ
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イクロ波照射時間：30 minの運転条件でマイクロ波を照射し，残余のフッ化水素酸をホウフ

ッ化物 BF4
-
にマスキングした。分解物は 50 mL PP製試験管（DigiTUBEs）に全量捕集し，

超純水を用いて 50 mL に定容した。得られた分解溶液に含まれる金属は，ICP-AESにより

定量した。WFS中に含まれる金属成分の濃度 CWFSは，次の式（4････1）に従って計算した。 

 

CWFS [mg/kg] = 
Cd.sol. × vd.

m        (4････1) 

 

ただし，Cd.sol.：分解溶液中の金属濃度[mg/L]，v
ｄ
：抽出液の溶液量[L]，m：WFS重量[kg]で

ある。 

4･2･4 : 化学的逐次抽出法による WFS 中の PTEs の化学形態分析 

 Tessier et al.[38]の方法を用いて，段階的に抽出強度が大きくなる化学試薬を用いて WFSに

含まれる PTEsを逐次的に抽出（Selective Sequential Extraction: SSE）（Table 4-1）し，F1：交

換態（Exchangeable），F2：酸溶出態/炭酸塩態（Acid soluble or Bound to carbonate），F3：還元

溶出態/鉄-マンガン酸化物態（Reducible or Bound to Fe-Mn oxide），F4：酸化溶出態/有機物態

（Oxidisable or Bound to organic matter），F5：残渣態（Residual）に分画し，WFSにおける存

在形態を評価した。 

4･2･5 : WFS のキレート洗浄 

（1）振盪による湿式抽出 

 WFS 0.5 gを 50 mL PE製遠沈管に秤量し，洗浄補助剤として NaOH，NH3を含む 50 mM

キレート剤 5 mLと混合した。混合物を 25 °Cの恒温槽内で 180 rpm，24 h連続振盪し，キ

レート剤水溶液に金属成分を抽出した（キレート洗浄）。懸濁液は，1820×g（3000 rpm）の遠

心分離に供し，上澄みを粒子保持能 0.45 μmの混合セルロースエステル製メンブレンフィル

ター（Advantec，東京，日本）を用いた吸引ろ過によって得た。得られた溶液を超純水で 10

倍希釈した後，ICP-AESによって金属濃度を定量した。このときのキレート洗浄による金属

抽出率（Leaching Efficiency: %LE）は，次の式（4････2）から計算した。 
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% LE [%] =
WFSWFS

sol

mC

vC

×
×. × 100      (4････2) 

 

ただし，Csol.：抽出液中の金属濃度[mg/L]，v：抽出液の溶液量[L]， CWFS：WFS中の金属濃

度[mg/kg] ，m：WFS重量[kg]である。キレート洗浄後の WFSは，PTEsの溶出性試験に先

立って硝酸，水酸化ナトリウムで pH 5, 7, 9に調製した水でそれぞれ 5回濯いだ後，105 °C, 

3 h乾燥させた。 
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Table 4-1: Chemical interpretation and the extraction conditions of the protocol that was used for 

fractionating the solid phase PTEs from the WFS 

Fraction 
Chemical 

interpretation 

Extraction conditions (for 0.5 g of WFS) 

Extractants and other conditions 
Duration Temp. 

Agitation 
h °C 

F1 Exchangeable 1 M MgCl2 (pH 7; 4 mL) 1 25 ± 2 continuous 

F2 Acid soluble a 
1 M NaOAc (pH 5, 

adjusted with acetic acid; 4 mL) 
5 25 ± 2 continuous 

F3 Reducible a 
0.04 M NH2OH·HCl 

in 25% (v/v) acetic acid (10 mL) 
6 96 ± 3 occasional 

F4 Oxidisable a 

0.02 M HNO3 (3 mL) + 30% H2O2 

(pH 2, adjusted with HNO3; 2.5 mL) 
2 85 ± 3 occasional 

30% H2O2 (pH 2, 

adjusted with HNO3; 1.5 mL) 
3 85 ± 3 intermittent 

3.2 M NH4OAc 

in 20% (v/v) HNO3 (2.5 mL) 
0.5 85 ± 3 continuous 

F5 Residual 
Microwave-assisted 

acid decomposition b 
– – – 

a The fraction names ‘acid-soluble’, ‘reducible’ and ‘oxidisable’ were originally called ‘bound to 

carbonates’, ‘bound to iron and manganese oxides’ and ‘bound to the organic matter’ by Tessier, 

Campbell and Bisson [38].b The detailed microwave-assisted acid decomposition procedure for 

determining the PTEs contents in WFS is available in Section 4････2････3.  
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（2）遊星ボールミル装置による湿式粉砕抽出 

 WFS 15 g，0.3 M NH3/50 mM EDTAからなる pH 9の抽出液 150 mLを 300 mL容積のジル

コニア製ミルポット内で混合し，8 mmφのジルコニア製ボール 50個を加えた。ジルコニア

製ミルポットは，遊星ボールミル装置（pulverisette 6；Fritsch GmbH，Idar-Oberstein, Germany）

内に設置し，25 °C，240 rpmで遊星回転させて湿式粉砕抽出した。抽出液に含まれる粒子は

ポリエチレン製シリンジと粒子保持能0.45 μmのディスク型メンブレンフィルター（Sartorius 

Stadium Biotech, Göttingen, Germany）を用いた加圧ろ過によって取り除いた。ろ過後の溶液

を超純水で 10倍希釈し，ICP-AESによって含まれる元素濃度を測定した。また式（4････2）か

ら，金属の抽出率を求めた。 

 湿式粉砕後の懸濁粒子は，堀場製作所製レーザ回折/散乱式粒子径分布測定装置（Partica 

LA-950V2；京都，日本）によって粒度分布を測定し，粉砕効果を評価した。 

4･2･6 : 電気分解による抽出液中銅の回収 

 ガラス製 200mL ビーカーに 4････2････5(2)で得られた抽出液 150 mLと支持電解質として 1M 

NaClを添加し，電極としてアルミニウム板（陽極，表面積 20 cm2
）とステンレス鋼板（陰

極，表面積 20 cm2
）を間隔 1 cmで溶液に挿入して電解槽を構成した。発泡ポリスチレン容

器に氷水を張り，内部にビーカーを配置して冷却槽とした（Figure 4-1）。電極は電源装置

（AP-3005；Custom，東京，日本）と電気的に接続し，定電流密度下で直流電流を印加した。

電気分解後の溶液上澄みを 0.45 μm のメンブレンフィルターで吸引ろ過し，得られたろ液を

超純水で 10倍希釈後，次の式（4････3）を用いて電気分解による金属の析出量（Electrowinning 

Recovery, ER）を求めた。 

ER [mg] =  ( ) vCC AE ×−0       (4････3) 

ここで，C0，CAEはそれぞれ電気分解前，後の溶液中金属濃度[mg/L]，vは電気分解に供した

溶液量[L]である。また，電気分解後の電解槽に発生した沈殿物と電極表面の元素組成解析

に FE-SEM/EDXあるいは XRFを用いた。 
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4･2･7 : WFS の PTEs 溶出性試験による環境負荷性評価 

 PTEsの溶出性評価は，環境省告示法[39, 40]に従って行なった。洗浄前および洗浄後のWFS

試料 0.5 gを，50 mLポリエチレン製遠沈管に秤量し，水酸化ナトリウムと塩酸を用いて pH 

5.8~6.3に調製した水 5mL；或いは，1 M 塩酸水溶液 16.7 mLと混合した。混合物を 180 rpm，

25°C でそれぞれ 6 h，1 h連続振盪することで PTEsを溶出させ，3000 rpm, 30 minの遠心分

離と 0.45 μm メンブレンフィルターによる吸引ろ過で固液分離した。溶液成分の PTEs含有

量を ICP-AESで定量し，水溶出量（溶出量: Lwater）と酸溶出量（含有量: LHCl）として評価し

た。 
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Figure 4-1: Electrowinning set-up for PTEs included leachate from WFS 
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4････3 : 結果及び考察 

4･3･1 : WFS のキャラクタリゼーション 

 今回用いた WFSの外観を Figure 4-2 に示す。WFSのバルク外観は黒色の砂状の固体廃

棄物であり，マイクロスコープ観察像（Figure 4-2b）から，直径数 10～100 μm の砂粒子の

周りに数 μm の黒色微粒子を伴っていた。試料の組成から，大きな砂粒子はケイ砂，微粒子

は熱変性を受けたコーンスターチ，ベントナイトなどの粘土鉱物であると推測される。WFS

をマイクロ波加熱酸分解/ICP-AES分析に供したところ，主要な PTEsとして亜鉛（3.01 %），

銅（2.4 %），鉛（0.41 %），スズ（0.120 %）が定量された（Table 4-2）。高濃度のアルミニウ

ムは添加物として混合されている粘土鉱物に起因すると考えられる。電子顕微鏡による

WFSの観察像と元素マッピングイメージを Figure 4-3に示す。EDXによる元素分析（Figure 

4-3c）から，酸分解/ICP-AES分析で定量された金属成分以外に，ケイ砂（SiO2）の構成成分

と推察されるケイ素，酸素が蛍光 X 線強度の高い元素として見出された。主成分の一つで

ある銅は，ケイ砂と独立した数 10 μm 以上の粒子として観察された（Figure 4-3a）。Figure 

4-3b は，高濃度の銅を含む粒子の観察像である。この観察領域からは，銅を含む粒子の表

面を纏う Si，Al の存在が示され，粘土鉱物の一片であると考えられる。PTEsのひとつであ

るスズは，銅と良い相関を示したが，一方で鉛，亜鉛の局在は不明瞭であり，ケイ砂･銅粒

子･粘土鉱物の表面から普遍的に検出された。 表面を研磨した WFS に含まれる元素の濃

度を XRF によって半定量分析したところ，アルミニウム，鉄，鉛，亜鉛は研磨回数に伴っ

て WFS中から除かれた（Figure 4-4a）。一方で，ケイ素は研磨に伴って濃度が増加し，銅，

スズは研磨回数に関係なく一定濃度で WFSから見出された。表面研磨によって除かれる成

分は，黒色の微粒子（Figure 4-2b）に相当すると考えられ，アルミニウム,鉄，鉛，亜鉛は，

粘土鉱物や熱変性コーンスターチ等の微粒子に吸着，保持されるものと考えられる。一方で，

研磨に際して濃度変化が見られなかった銅，スズの微細粒子への帰属の程度は微小であると

考えられ，大部分が大きな粒子状の金属塊として WFSに混入しているものと推察される。

WFSへの PTEsの混入状態は，鋳造された金属製品の組成を反映していると考えられる。 
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Figure 4-2: WFS sample appearance. (a): Bulk appearance, (b): Micro scope observation
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Table 4-2: Metal concentrations in WFS by 

microwave-assisted digestion / ICP-AES detection 

Metal Concentration [%] a 

Al 2.13 ± 0.01 

Cu 2.17 ± 0.06 

Fe 0.840 ± 0.003 

Pb 0.410 ± 0.005 

Sn 0.120 ± 0.004 

Zn 3.01 ± 0.04 

aValues are indicated as average ± standard deviation, n = 3. 
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Figure 4-3: Element mapping images of WFS samples by FE-SEM and EDX. (a), (b) Mapping 

images of WFS particles. (c) X-ray fluorescence spectrum on the area of (b). The signal of carbon was 

due to carbon tape used as a background material. 
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Figure 4-4: Metal’s concentration in WFS and grazed WFS by XRF measuring. (a) Grazed WFS. (b) 
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4･3･2 : WFS のキレート洗浄における基礎検討 

（1）キレート剤の影響 

 洗浄液として用いるキレート剤の種類を検討したところ，キレート剤を含まないコントロ

ール条件では PTEsの抽出は認められなかった（Figure 4-5a）。一方で，9 種類のキレート

剤を用いた場合，スズ以外の金属では大幅な抽出率の増加が見出された。PTEsとキレート

剤（Y4-
）は，水溶液中で次のように反応し，安定度の高い水溶性錯体を形成する（式 4････4）。 

PTEs2+
 ＋ Y4-

 → PTEs-Y2-       (4････4) 

この反応によって，WFS に含まれる難溶性金属成分の溶解平衡が移動した結果，高い金属

抽出率が得られたものと考えられる。スズを除く各 PTEsの抽出率と，キレート剤との条件

安定度定数の関係を調べたところ（Figure 4-5b），両者の相関における決定係数は銅，鉛，

亜鉛に対してそれぞれ R2 = 0.60, 0.26, 0.75であった。銅，亜鉛ではキレート剤の錯生成能力

と PTEsの抽出率との間にはやや強い正の相関が認められ，式（4････4）を経由した PTEsの抽

出が示唆される。一方で鉛は IDA 以外のすべてのキレート剤によって一様に 60 %程度が抽

出されており，抽出率とキレート剤の安定度定数の相関は小さかった。鉛の抽出は水溶液中

での錯形成反応以外の過程に比較的強く支配されているものと推察される。抽出過程の違い

は，それぞれの金属の存在形態を反映しているものと推察される。 

（2）pHの影響 

 生化学用緩衝剤で pH 3～11に調製した EDTA，DTPA，HIDS による WFSのキレート洗

浄の結果を Figure 4-6 に示す。キレート剤の存在しないコントロール条件において，銅は

pH 3, 9でそれぞれ 12.7 %, 11.2 %の溶解が認められた。平衡計算から，pH 3ではプロトンの

作用による銅の溶解が， pH 9では加水分解生成物である Cu2(OH)22+
の生成が銅の溶解に寄

与するものと考えられる。同様にキレート洗浄における銅の抽出では， pH 3, 9で 61.1 %, 

81.9 %（DTPA）とそれぞれ高い抽出率が認められた。一方で平衡計算の結果から，いずれの

液性においても溶存銅の優占種として Cu-キレート錯体が見出された。  
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Figure 4-5: Effect of chelants to chelant-assisted extraction for WFS. (a) Leaching efficiency (%LE) 

of PTEs by chelant-assisted extraction. (b) Relationship between additional stability constant of metal-

chelate complex and %LE. (b)-1: Copper, (b)-2: Lead, (b)-3: Zinc. Extraction condition: L/S: 10 mL/g, 

pH: 7, Chelant conc.: 50 mM, Buffer agents: 0.1 M HEPES, Extraction time: 24 h, Agitation speed: 

180 rpm, Extraction temp.: 25 °C.  
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Figure 4-6: Effect of pH to chelant-assisted extraction for WFS. ”ctrl.” is represented as control 

solution, Extraction condition: L/S: 10 mL/g, Chelant conc.: 50 mM, Buffer agents: 0.1 M 

CH3COOH/CH3COONa(pH 3, 5), HEPES(pH 7), TAPS(pH 9), CAPS(pH 11), Extraction time: 24 h, 

Agitation speed: 180 rpm, Extraction temp.: 25 °C. 
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このことから，キレート洗浄においては，まず pH に依存した金属成分の溶解（式 4････5）が

起こり，次いで配位子置換によってより安定度の高いキレート錯体を形成（式 4････6）し，金

属成分の溶解度が上昇するものと考えられる。同様に鉛，亜鉛のキレート洗浄においても，

それぞれの抽出率はコントロール洗浄における金属成分の溶液への溶解に依存した。 

 

CuO (s) + 2H+ → Cu2+ + H2O       (4････5) 

 

Cu2+ + Y4- → CuY4-        (4････6) 

 

 pH 3 のような酸性領域では，キレート剤の配位子としての活性部位であるカルボキシル

基にプロトンが付加し（e.g., EDTAのプロトネーション：式 4････7），金属イオンとの条件錯生

成定数が減少するにもかかわらず，プロトンの作用による金属成分の溶解はキレート洗浄を

有利にした。このことから，液性や化学形態に依存する金属成分の遊離の程度がキレート洗

浄による金属抽出反応に強く影響を及ぼしていると考えられる。 

 

EDTA4- + 4H+ → H4EDTA       (4････7) 

 

 一方で pH 11のアルカリ性の条件では，金属イオンの水酸化物沈殿の形成（式 4････8）に伴

ってキレート洗浄による PTEs抽出率は低下した（Figure 4-6）。しかしながら，アルカリ性

の条件は，式 4････7の逆反応（キレート剤の酸解離）に伴う，金属イオンとの条件錯生成定数

の増加や，Cu2(OH)22+
のような可溶性ヒドロキシド錯体の生成（式 4････9）などによって，溶

存金属成分が増加しキレート洗浄による PTEs抽出率が大きくなることが期待される。 

 

PTEs2+ + 2OH- → PTEs(OH)2↓ (s)       (4････8) 

 

PTEs(OH)2 + 2OH- → PTEs(OH)42- (aq.)      (4････9) 
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Figure 4-7: Effect of NaOH concentration to EDTA-assisted extraction for WFS. Extraction 

condition: L/S: 10 mL/g, EDTA conc.: 50 mM, Extraction time: 24 h, Agitation speed: 180 rpm, 

Extraction temp.: 25 °C. 
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 そこで，水酸化ナトリウムを用いて EDTA 溶液をアルカリ性に調製し，PTEsの抽出挙動

を調べた(Figure 4-7)。50 mM EDTA+0.2 M NaOH条件では，pH 7と比べて PTEsの抽出率

は鉛（pH 7: 59 %～0.2 M NaOH: 74 %），銅（pH 7: 67 %~0.2 M NaOH: 84 %）において増加し

た。亜鉛の抽出率は，アルカリ性の抽出剤によって変化しなかった。スズは，0.2 M 水酸化

ナトリウム以上のアルカリ性条件において，3.2 %（pH 7）から 67 %（0.2 M NaOH）まで飛

躍的に増加した。銅とともに大きな粒子を構成すると考えられるスズは，両性金属に分類さ

れる。-4から+4までの価数をもつスズイオンは，一般には+2，+4価として存在する。この

うち Sn2+
は強力な還元剤として振る舞い，容易に Sn4+

へ酸化されるが，このものは多核ポリ

マー状化合物を経て安定なスズ酸化物 SnO2(log Ksp = -8.4[41]) を生じる。このため通常の pH

範囲におけるスズの溶液度は極めて小さく（Figure 4-6）， Johnson et al.は，Sn(OH)3+
などの

スズ（IV）の単核水酸化物錯体は> 0.3 M NaOHのアルカリ条件でのみ観察されることを報

告している[42]。アルカリ性では，スズ水酸化錯体の溶解とキレート錯体への置換が起こり，

高いスズの抽出率が得られたものと考えられる。 

 以上の結果より，キレート洗浄を用いた PTEsの抽出は 0.2 M水酸化ナトリウムによって

大きく促進されることが明らかとなった。 

（3）キレート剤添加量の影響 

 EDTA 溶液と WFSの混合比（液固比）を変化させたときの PTEsの抽出率を Figure 4-8a-

1 に示す。液固比の増加に伴って PTEsの抽出率は増加し，液固比 8～10 mL/gにおいてそれ

ぞれ最大の抽出率が得られた。また EDTA 濃度を変化させたところ（Figure 4-8a-2），50 mM 

EDTA までは EDTA 濃度の増加に伴って PTEs抽出率の増加が認められたが，75 mM以上の

EDTA 濃度では抽出率は一定であった。以上の液固比変化，EDTA 濃度変化の 2種の操作は，

本質的には WFSに作用させた EDTA の分子数変化と考えることができる。添加した EDTA

量と抽出された PTEsの合計量の関係を調べたところ，2 種の検討における PTEsの抽出量

に差は認められなかった（Figure 4-8b）。2～10 mg/Lの液固比の変化による撹拌効率の変化

は PTEsの抽出率に影響を及ぼさないものと考えられる。EDTA の添加量が 0.2 mmolまでの

条件では，EDTA と等量の PTEsが WFSから除かれた。  



第 4章 – 鋳物廃砂中重金属成分の洗浄除去と回収 
 

- 110 - 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 4-8: Effect of chelants dose amount to chelant-assisted extraction for WFS. (a)-1: Leaching 

efficiency (%LE) of PTEs during variation in ratio of solution volume / WFS weight, (a)-2: %LE of 

PTEs during variation in EDTA concentration. (b) Relationship between EDTA dose and extracted 

amount of PTEs. “Total of Cu, Pb, Sn, Zn” is 0.374 mmol, pH: 7, Chelan: EDTA, Buffer agents: 0.1 

M HEPES, Extraction time: 24 h, Agitation speed: 180 rpm, Extraction temp.: 25 °C. 
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一方，EDTA 添加量 0.25 mmol以上の PTEs抽出率は，約 0.2 mmolで一定の量を示した。 

 EDTA = 0.2 mmol以下までは，EDTA と PTEsが式 4････4 に示される錯形成反応によって抽

出されているものと考えられる。このときに生成される錯体の組成比（PTEs：EDTA）は，

Figure 4-8b における EDTA 添加量と PTEs抽出量の関係式の傾きから，大部分が 1：1 で

あるものと推定される。一方で EDTA > 0.25 mmolでは，PTEsの抽出量が 0.2 mmolで一定

となったころから，WFS中で EDTA に応答可能（すなわち，抽出することが可能）と応答

不可能な化学形態の PTEsが存在するものと考えられる。4････3････2(2)では，キレート洗浄によ

る PTEsの抽出は，WFS中での PTEsの溶解性に依存することを述べた。このことから，PTEs

のうち溶解性の高い形態で存在するものは EDTA に応答して抽出されるが，ある程度以上

溶解度の小さな PTEsは EDTA によっても抽出されないものと考えられる。 

（4）抽出時間の影響 

 pH 7, 9, 11に調製した EDTA 溶液によるキレート洗浄を行い，PTEsの抽出率の時間変化

を調べた（Figure 4-9）。概観すると，鉛，亜鉛は抽出開始から 6 h以内に抽出量が平衡に達

した一方で，銅とスズの抽出率は平衡に至るまで 18 h前後の時間を必要とした。Figure 4-

3，，，，Figure 4-4 では，WFSにおいて銅とスズは砂と同程度の大きさを持つ粒子として，他方

で鉛と亜鉛は粒径の小さな粘土鉱物などに存在することが示されており，粒子径の差異に起

因する固液界面の表面積の差が，抽出速度に差を与えているものと推察される。 

（5）撹拌速度の影響 

 EDTA，DTPA，HIDS を用いたキレート洗浄に際して，振盪速度を変化させることで PTEs

の抽出に対する撹拌の影響を調べた。EDTA 洗浄において，0～120 rpmまでは PTEsの抽出

率は変化を示さなかった（Figure 4-10）。振盪速度 180 rpm以上の条件では，鉛，亜鉛の抽

出率はそれぞれ 10 %前後微増した一方で，銅は 36 %（120 rpm）から 77 %（240 rpm）まで

大幅に抽出率が増加した。DTPA キレート洗浄においても，EDTA の場合と同様の傾向が見

られた。大きな粒子に存在する銅は，激しい撹拌によって粒子同士で摩擦し，表面積の増大

等の物理的作用を経て固液反応が促進されるものと考えられる。一方で微細な粒子に存在す

る鉛，亜鉛の抽出に対して，撹拌による物理的効果は相対的に小さかった。  
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Figure 4-9: Effect of extraction time to chelant-assisted extraction for WFS. Chelant, 50 mM 

EDTA, Buffer agents: 0.1 M HEPES(pH 7), TAPS(pH 9), CAPS(pH 11), Agitation speed: 180 rpm, 

Extraction temp.: 25 °C. 
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Figure 4-10: Effect of agitation speed to chelant-assisted extraction for WFS. pH: 7, Chelant: 50 

mM EDTA, DTPA, HIDS, Buffer agents: 0.1 M HEPES, Extraction time: 24 h, Extraction temp.: 

25 °C. 
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（6）抽出温度の影響 

 ヒートブロック式加熱分解装置を用いて静置条件でキレート洗浄を行なったところ，PTEs

の抽出率は，温度変化に関わらず一定であった（Figure 4-11）。温度増加による化学反応の

活性化や金属塩の溶解度変化は，WFS のキレート抽出において大きく影響を及ぼさない可

能性が高い。HIDS キレート剤の PTEs抽出率においても顕著な変化は認められず，100 °C

程度までは生分解性キレート剤の分解に伴う PTEs 抽出能への影響がないことが分かった。 

（7）キレート洗浄前後における PTEsの化学形態変化 

 EDTA を用いたキレート洗浄の前後において，WFS中の銅，鉛，スズ，亜鉛，アルミニウ

ム，鉄の化学形態を化学的逐次抽出法（SSE）によって解析した（Figure 4-12）。WFS中の

銅は 68.9 %が酸可溶態（F2）として存在しており，残り 20.5 %，11.2 %，1.9 %をそれぞれ

還元溶出態（F3），酸化溶出態（F4），残渣態（F5）が占めた。EDTA 洗浄を 6 h，24 h施し

た WFSからは，49.4 %，73.3 %の銅が除かれた一方で，F2画分の銅が 23.5 %，6.0 %に減少

した。EDTA 洗浄によって除かれた銅は F2 画分の銅と良い量的一致を見せており，4････3････

2(2),(3)で論じた「キレート洗浄によって抽出可能な形態の金属」が F2画分―酸可溶態―の

金属に分類される可能性が高いと考えられる。鉛，亜鉛においても銅と類似した挙動が見ら

れた一方で，これらの金属では F2画分の減少が 6 h洗浄後時点で概ね平衡に達していた。

4････3････2(4)では，粒径の大きさと関連して抽出速度に差異が生じることを述べたが，キレート

洗浄による F2 画分の減少が粒径に依存していることが示された。ただし，亜鉛の F2 画分

は，銅，鉛と異なり 38 %（洗浄前）から 27 %（24 h洗浄後）と減少量が小さかった。今回

用いた pH 9 の抽出液では，亜鉛の水酸化物沈殿形成（式 4････8）が競合した可能性が考えら

れる。先から述べたように，キレート洗浄による抽出率が金属成分の溶解性に大きく依存す

るならば，pH 9 における水酸化亜鉛程度の条件溶解度が抽出の可否を決定する分水嶺であ

る可能性が示唆される。 

（8）添加剤としてのアンモニアの影響 

 キレート洗浄による PTEs，特に銅の抽出率向上を目的として，アンモニアを洗浄添加剤

に適用した。  
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Figure 4-11: Effect of extraction temperature to chelant-assisted extraction for WFS. pH: 7, 

Chelant: 50 mM EDTA, DTPA, HIDS, Buffer agents: 0.1 M HEPES, Extraction time: 24 h, No 

agitation. 
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Figure 4-12: Comparative temporal distribution of PTEs in the WFS during chelant-assisted 

extraction. “Extracted”: Extracted PTEs, F1: Exchangeable, F2: Acid soluble, F3: Reducible, F4: 

Oxidisable, and F5: Residual. Extraction conditions: pH: 9, Chelant: 50 mM EDTA, Buffer agents: 0.1 

M TAPS, Extraction time: 24 h, Extraction temp.: 25 °C, Agitation speed: 240 rpm. 
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アンモニアは，銅などの金属イオンに対して単座配位子として働き，アンミン錯体を生じる

ことから，WFS から PTEsを抽出する際にキレート剤の働きを補助する効果が期待できる

（式 4････10）。 

Cu2+ + 4NH3 → Cu(NH3)4
2+       (4････10) 

 pH 9における EDTA 洗浄の経時変化において，Figure 4-9 で述べたように銅は抽出平衡

に至るまで 18 h程度の時間を要した。一方で，0.3 M アンモニアを pH緩衝剤の替わりに用

いた場合では，銅の抽出平衡は 9 h以内に達成された（Figure 4-13）。さらに，溶液の pH を

0.2 M 水酸化ナトリウムによりアルカリ性に調整することで，3 h以内に抽出率は 80 %以上

に達した。Cu-EDTA2-
（log KML = 18.80，式 4････7）は Cu(NH3)4

2+
（log β = 12.6，式 4････10）より

も熱力学的に安定であり，実際に Figure 4-13，pH 9における平衡時の銅の抽出率を比べる

と，アンモニアの有無による抽出率の差は微小であった。アンモニア存在下では，アンモニ

アは銅に対して過渡的な配位子として働き，銅を固相からバルク溶液と拡散させる働き（式

4････11，，，，12）を持つものと推察される。溶液中では，配位子置換によって安定度の高い銅-EDTA

錯体の形成を促進させることで抽出を補助するものと考えられる（式 4････13）。 

 

Cu (s) → Cu2+ 
(aq.) ; Cu (s): Cu, CuO, Cu2O      (4････11) 

Cu2+ + 4NH3 → Cu(NH3)4
2+       (4････12) 

Cu(NH3)4
2+ + EDTA4- → Cu-EDTA2- + 4NH3     (4････13) 

 

 亜鉛の抽出においても銅と同様の傾向が見られ，亜鉛-アンミン錯体の形成がキレート洗

浄を促進しているものと考えられる。一方で，アンミン錯体を形成しない鉛に対しては，ア

ンモニアの有無による抽出速度への影響は認められなかった。銅，亜鉛とは対照的にスズは，

アンモニアの存在下では抽出率が低下した。pH 9 の溶液中ではアンモニアは一部がアンモ

ニウムイオンとして存在し，負の電荷を帯びたケイ砂表面[43]へ吸着することで電荷を中和

することが考えられる。電荷が中和されたことで陰イオン種である Sn(OH)3-
などの吸着 
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Figure 4-13: Effect of ammonia dose to chelant-assisted extraction for WFS. “NH3-”, “ NH3+” 

indicate “no existing NH3”
 and “existing NH3” , respectively., CNH3: 0.3 M, pH: 9, 0.2 M NaOH, 

Chelant: 50 mM EDTA, Buffer agents: 0.1 M TAPS, Extraction time: 24 h, Extraction temp.: 25 °C, 

Agitation speed: 240 rpm. 
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が亢進され，スズの抽出率が低下した可能性がある。 

（9）キレート洗浄の基礎検討のまとめ 

 キレート洗浄の基礎検討より，洗浄の最適条件は 1）キレート剤：EDTA，2）液性：pH 9

または 0.2 M NaOH，3）EDTA 濃度：50 mM，4）振盪速度：240 rpm，5）温度：常温，6）

添加剤：0.3 Mアンモニアであった。WFS中の銅は大きな粒子として存在し，強い撹拌など

の物理的な操作によって抽出率が向上することが分かった。 

4･3･3 : PTEs の除去と砂の再利用を目的とした WFS のキレート洗浄 

 前項より，キレート洗浄によって WFS中の PTEsを抽出するための最適条件が得られた。

WFSを路盤材等の建設資材として再利用する際，重要視されるのは 1）PTEsによる環境負

荷が低減されているか，2）ケイ砂としての力学特性が失われていないかの 2 点である。最

適条件では強い撹拌が有効であることが示されたが，砂の粒径を著しく変える操作は洗浄後

のケイ砂の力学特性を大きく損なわせるため，撹拌操作は振盪程度に留める必要がある。ま

た，スズの抽出率を高めるために 0.2 M NaOH以上のアルカリ条件は必須である。そこで本

項では湿式粉砕などの過剰な撹拌は行なわず，0.2 M NaOH, 0.3 M NH3, 50 mM EDTAを含む

抽出剤を選択して WFSの洗浄を試みた。また洗浄済み WFSに抽出剤が残存し，残滓の PTEs

の溶出が起こる可能性がある。そこで WFSの濯ぎ条件についても検討した。 

（1）多段洗浄による WFS中 PTEsの除去 

 4････3････2(8);Figure 4-13 から，水酸化ナトリウムとアンモニアを併用することで抽出時間 3 

h で高い PTEs抽出率が得られることが分かった。そこで，洗浄処理時間を短縮する目的で

3 hの洗浄を 3 回繰り返す繰返し洗浄を検討した。3 回の洗浄による PTEsの抽出率は，銅，

鉛，スズ，亜鉛でそれぞれ>100, 81.2, 87.8, 55.3 %であった（Figure 4-14a）。FE-SEM/EDX

（Figure 4-14b）によって洗浄済み WFSの表面観察を行なったところ，PTEsに由来する特

性蛍光 X 線は亜鉛のもののみ確認された（Figure 4-14c）。以上から，最適条件のキレート

洗浄によって，WFSに含まれる PTEsの除去と砂の浄化が可能であることが示された。 
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Figure 4-14: PTEs leaching efficiency and Element mapping image of WFS sample by FE-SEM and 

EDX. (a) Leaching efficiency of metals from WFS, (b) Mapping images of WFS particles, (c) X-ray 

fluorescence spectrum on the area of (b) signal of carbon was due to carbon tape as background 

material.  
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（2）洗浄 WFSの濯ぎ処理と PTEs溶出量評価 

 前項においてキレート洗浄を施した WFS（洗浄 WFS）に対して，pH 3 ，pH 7または pH 

11の水を用いた濯ぎを 5回行なった。また濯ぎ後の WFSを 105°C, 3 h乾燥させ，環境省告

示法[39, 40]に従って PTEsの溶出量を評価した。銅，鉛，亜鉛は，pH 3および 11の水によ

って濯ぎ落とされ，その後の水溶出量，酸溶出量試験で低い評価値を得ることができた

（Figure 4-15）。特に pH 11の水は，残存していた PTEs-EDTA錯体を濯ぎ落とす効果が最

も大きかった。したがって pH 11の水を濯ぎの最適条件と定め，得られた洗浄 WFSの PTEs

溶出量を日本，米国，中国の産業廃棄物基準と比較した（Table 4-3）。 

 未洗浄の WFSからは，多くの PTEs溶出が認められ，特に鉛の水溶出量，酸溶出量はそ

れぞれ 2 mg/L，94 mg/Lと日本における廃棄物処理法（特別管理産業廃棄物の判定基準，0.3 

mg/L）および土壌汚染対策法（土壌含有量基準，4.55 mg/L）に抵触する状態であった。一方

で濯ぎを行なった洗浄 WFSにおける PTEsの溶出量は未洗浄のものと比較し 10分の 1程度

に減少しており，鉛の溶出量は Lwater = 0.12 mg/L，LHCl = 2.67 mg/Lと日本における基準値を

充足した。一方，米国，中国の PTEsの溶出試験では，日本とは異なりそれぞれ pH 2.88の

酢酸，pH 3.2の硝酸/硫酸混酸を用い，例えば鉛に対してそれぞれ 5 mg/Lの判定基準を設け

ている。このように米国，中国は日本の酸溶出試験で用いる 1M HCl と比較して弱い酸を試

験に用いていることから，日本の評価法による溶出量値は両国の方法における評価値より常

に大きくなると予想される。したがって，ここでは日本の酸溶出量試験の評価値で各国の基

準値の充足の有無を判断した。銅は，LHCl = 577 mg/Lから 10.6 mg/Lと洗浄によって大幅に

取り除かれ，中国の基準値 100 mg/Lを満たした。また亜鉛は 627 mg/Lが 1 M HCl によって

溶出したが，洗浄後の酸溶出量は 30 mg/Lまで減少し，中国の基準値を充足した。以上より，

0.2 M NaOH, 0.3 M NH3, 50 mM EDTAを含む抽出剤による 3回の洗浄と pH 11の水による 5

回の濯ぎ処理によって，WFSに含まれる PTEsの溶出量を法定基準値以下に抑制し，WFSを

土木資材として再資源化できることを明らかにした。  
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Figure 4-15: Effect of rinsing solution pH used to test leaching of PTEs from the solvent-treated 

WFS. “Lwater” and “LHCl” assigned “water soluble PTEs” or “1 M HCl soluble PTEs”, Condition of 

leaching test: Lwater: solution / sample tratio: 10 mL/g, leaching solution: water adjusted to pH 5.8-6.3, 

LHCl: solution / sample tratio: 33.4 mL/g, leaching solution: 1 M HCl. 
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Table 4-3: Characterization of WFS in terms of leaching toxicity and comparison with 

regulatory limits    

Metal Cu Pb Sn Zn 

(i) Untreated WFS 

CWFS [%] 1.8 ± 0.2 0.43 ± 0.01 0.100 ± 0.009 2.4 ± 0.1 

LWatera [mg/L] 12 ± 3 2 ± 6 ND 14 ± 4 

LHClb [mg/L] 577 ± 2 94 ± 3 34 ± 3 627 ± 6 

(ii) EDTA/NaOH/NH3-assisted washed WFS 

CWFS [%] 0.054 ± 0.003 0.115 ± 0.005 0.013 ± 0.001 0.55 ± 0.04 

LWatera [mg/L] 1.26 ± 0.1 0.12 ± 0.03 0.0100 ± 0.0001 8.3 ±0.5 

LHClb [mg/L] 10.6 ± 0.3 2.67 ± 0.03 1.45 ± 0.06 30 ± 30 

(iii) Regulatory limits: Japan [39, 40, 44] 

LWatera [mg/L] NA 0.3 (0.01e) NA NA 

LHClb [mg/L] NA 4.55f NA NA 

(iv) Regulatory limits: China [45, 46] 

LGB5085.3-2007c [mg/L] 100 5 NA 100 

(v) Regulatory limits: USA [47, 48] 

LTCLPd [mg/L] NA 5 NA NA 

The abbreviation was defined as following: CWFS is the content of PTEs in WFS as confirmed 

by microwave-assisted digestion and ICP-AES analysis. ND stands for “Not detected or Below 

Detectable Limit”. NA stands for “Not available”.a LWater: Leachable metal due to leaching by 

water lixiviant adjusted to pH 5.8-6.3. bLHCl: Leachable metal due to 1 mol/L HCl lixiviant. 

cLGB5085.3-2007: Leachable metal due to H2SO4/HNO3 mixed lixiviant adjusted to pH 3.20 ± 0.05. 

dLTCLP: Leachable metal due to acetic acid or acetate buffer lixiviant adjusted to pH 2.88 or 

4.93. eEnvironmental limitation of natural soil. fOriginal value is 150 mg-PTEs/kg-Waste. 



第 4章 – 鋳物廃砂中重金属成分の洗浄除去と回収 
 

- 124 - 
 
 

 

4･3･4 : 銅の抽出を目的とした WFS の湿式粉砕洗浄 

 本項では，WFSに含まれる銅成分の回収を目的に，0.3 M NH3, 50 mM EDTAを含む pH 9

の抽出剤を選択した。さらに大きな粒子として存在する銅の抽出は，機械的な撹拌によって

迅速に進行することがこれまでに明らかになっている。従って，銅の抽出をより促進させる

湿式粉砕洗浄の適用を検討した。 

（1）遊星ボールミルを用いた WFSの湿式粉砕キレート洗浄 

 WFS 15 gに EDTA 75 mmol，NH3 45 mmolを含む pH 9の溶液と直径 8 mmのジルコニア

製ボール 50 gを添加し，6時間の湿式粉砕洗浄を行なった（Figure 4-16）。ボールの無い場

合では，薬剤の添加分子数が同じであれば Figure 4-8a の結果とは異なり，液固比の小さい

方が PTEsの抽出量は大きくなった。粒子濃度が大きくなったため，WFSを構成する砂粒子

同士の摩擦による撹拌作用により抽出率が大きくなったものと考えられる。ボールの有無で

抽出率を比較すると，各 PTEsの抽出速度はボールミルによる粉砕によって増加した。例え

ば，銅における抽出率は 1 hの抽出時点で 56 %（ボール無し，L/S = 5 mL/g）から 66 %（ボ

ール有り，L/S = 5 mL/g）に増加した。一方で抽出平衡に達していると思われる 6 h時点では

87 %（ボール無し，L/S = 5 mL/g）から 91 %（ボール有り，L/S = 5 mL/g）と微増に留まっ

た。ボールミルに依る湿式粉砕洗浄は，銅の抽出速度の迅速化に寄与する一方で，平衡時点

での抽出量に与える影響は小さいものと考えられる。また，鉛，亜鉛においてはボールミル

に抽出速度増加の程度は銅に比べて微小であった。元来，WFS 中で微細粒子として存在し

ているこれらの金属元素に対しては，ボールミル粉砕による撹拌効果は相対的に小さいと推

測される。スズは，いずれの場合においても抽出されず，粉砕によって粒径が細かくなった

WFS に対して表面吸着が更に進行した結果と考えられる。以上から，ボールミルを用いた

湿式粉砕洗浄は，銅のように粒径の大きな金属塊を粉砕することで抽出速度を迅速化する働

きをもつと結論づけた。 
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Figure 4-16: Effect of mechanical activation by milling to chelant-assisted extraction for WFS. 

“Ball-”, “ Ball+” indicate “no existing zirconia-ball ”
 and “existing zirconia-ball”, respectively. 

Liquid / solid ratio (L/S) is either 75 mL/15g (5 mL/g) or 150 mL/15g (10 mL/g), CNH3: 0.3 M, pH: 

9, Chelant: 50 mM EDTA, Zirconia-ball addition: 8 mmφ, 50 g (50 pieces), Extraction temp.: 25 °C, 

milling speed: 240 rpm. 
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（2）湿式粉砕洗浄におけるボール粒径の影響 

 直径 1.5，8，10，15 mmのジルコニアボールをそれぞれ 50 g用いて湿式粉砕キレート洗

浄を行なった。抽出時間 4 h時点での銅の抽出率は，ボール径 10 mm (96 %) > 8 mm (92 %)  

> 15 mm(90 %) > 1.5 mm(88 %)であった（Figure 4-17a）。ボール径に比例して抽出率が概

ね増加したことから，大きな粒子を構成する銅はより大きなボールによる粉砕の寄与を受け

るものと推察される。大きなボールの衝突はより強い力学的エネルギーを粒子に与えると予

想され，銅のような大きな金属塊の抽出においては物理的エネルギーの付与が有効である可

能性が示唆される。一方で 15 mmボールのみ若干抽出率が低下したが，大きすぎるボール

がミルポット内で相互干渉し，撹拌効率が低下したためと考えられる。ボール粒径が小さく

なるにつれて，洗浄後 WFSの粒径は小さくなった（Figure 4-17b）。また小さな粒子として

存在する鉛，亜鉛の抽出効率は，ボールの粒径と反比例した。ボールミルで一般に観測され

るように，小さなボールは，より小さな対象に対して高効率な粉砕作用を与えると考えられ

る。 

（3）湿式粉砕洗浄におけるボール添加量の影響 

 直径 8 mmのジルコニアボールをそれぞれ 10, 30, 50, 70 g用いて湿式粉砕洗浄を行なった。

銅において，抽出時間 4 h時点での抽出率は 70 g (92%)≓50 g(92 %) > 30 g(87 %) > 10 g(81 %) 

であった（Figure 4-17c）。洗浄後 WFSの粒径は，ボール量が多いほど小さく砕かれており，

ボール量に比例して大きな力学的エネルギーを受けたことが示された（Figure 4-17d）。前

項 4････3････4(2)で述べたように，銅の抽出は多量のボールによる粉砕効果に大きく影響を受ける

ことが示唆された。スズを除く他の PTEsも概ね同様の抽出傾向を示し，キレート洗浄にお

ける粉砕と撹拌の寄与の大きさが示された。 

 4････3････4(1)～～～～(3)の検討より，抽出時間 4 hで銅抽出率 92 %を与えたボールサイズ 8 mm，ボ

ール添加量 50 g，液固比 150 mL/15gの湿式粉砕条件を銅回収の最適条件と定めた。 
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Figure 4-17: Effect of ball size and ball amount to chelant-assisted extraction with mechanical 

activation for WFS. (a) Ball size variation, ball amount = 50 g. (b) Size distribution of washed WFS 

during ball size varied extraction. (c) Ball amount variation, ball size = 8 mm. (d) Size distribution of 

washed WFS during ball amount varied extraction. Liquid / solid ratio (L/S): 150 mL/15g (10 mL/g), 

CNH3: 0.3 M pH: 9, Chelant: 50 mM EDTA, Extraction temp.: 25 °C, milling speed: 240 rpm. 
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4･3･5 : 電気分解による銅の回収 

 金属溶液に含まれる金属の回収では，硫化物などの沈殿剤により難溶性の金属塩を回収す

る手法が用いられる[49]。一方で，EDTA や NTA，クエン酸などの錯生成配位子が共存する

溶液では，これらが安定度の高い水溶性錯体を形成するために沈殿分離が困難になる場合が

ある[50]。一方でこのような溶液に含まれる金属と EDTA を共に回収することは，資源回収

と抽出剤の再生の観点から有意義である[51]。 本研究では，WFS の湿式粉砕/キレート洗

浄によって得られた WFS抽出液を電気分解に供し，金属成分とキレート剤を分離すること

を検討した。Table 4-4 のような金属成分を含む WFS分解液 150 mLを 4････3････4 の操作によっ

て作成し，Figure 4-1 の電気分解装置に供した。 

（1）電流密度の影響 

 電解時間に対する金属の析出量を Figure 4-18a に示す。電流密度 96 mA/cm2
のとき，42 

min 間の直流電流の印加によって銅，鉛，亜鉛はそれぞれ 161 mg, 24 mg, 23 mgが溶液から

除かれた。電流密度の増加は，PTEsの析出量を増加させ，例えば銅では 161 mg (63 mA/cm2) 

< 192 mg (96 mA/cm2) < 169 mg (146 mA/cm2) < 241 mg (196 mA/cm2)であった。印加した電気

量に応じて PTEsの回収量が増加していることから，陰極上では EDTA 錯体の乖離（式 4････

15）に伴う PTEsイオンの電解還元（式 4････16）が進行しているものと考えられる。また電解

槽における溶液の pHは電気分解に伴って上昇しており（Figure 4-18b），陰極上で水の電気

分解が進行していることが示唆される（式 4････17）。 

PTEs-EDTA2- → PTEs2+ + EDTA4-      (4････15) 

PTEs2+ + 2e- → PTEs (s)        (4････16) 

2H2O + 2e- → H2 + 2OH-       (4････17) 

電解槽のアルミニウム濃度は電気分解に伴って増加しており，アルミニウム陽極上でアルミ

ニウムイオンの酸化溶出（4････18）が起こっていることが確認された（Figure 4-18b）。 

Al → Al3+ + 3e-         (4････18) 
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Table 4-4:  Concentration of PTEs in extracted leachate from WFS due to chelant-

  assisted extraction with mechanical activationa    

Metal Cu Pb Sn Zn 

Concentration [mg/L] 1774 273 1.2 843 

Content [mg] in 150 mL 

leachate 
266 41.0 0.18 126 

aExtraction condition: Liquid/solid ratio (L/S): 150 mL/15g (10 mL/g), CNH3: 0.3 M, pH: 

9, Chelant: 50 mM EDTA, Zirconia-ball addition: φ = 8 mm, 50 g (50 pieces), Extraction 

time: 4 h, Extraction temp.: 25 °C, milling speed: 240 rpm. 
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Figure 4-18: Electrowinning of WFS-leachate in constant current density. (a) PTEs recovery (b) Al 

concentration and pH rising with electrowinning at current density in 96 mA/cm2. WFS-leachate: 150 

mL. 
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Figure 4-19: Electrowinning of WFS-leachate in constant voltage. WFS-leachate: 150 mL. 
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（2）電圧の影響 

 電気分解に際して電圧を 4，8，12 Vに固定し，直流電圧を印加した（Figure 4-19）とこ

ろ，電圧の上昇に伴って PTEsの析出速度は大きくなった。電気分解開始後 21 min時点にお

ける各 PTEsの回収量は，例えば銅では 86 mg (4 V) < 133 mg(8 V) < 190 mg (12 V)であり，電

圧の増加に伴って増加した。一方で電圧 4 V における亜鉛の回収量は，45 minに至るまで 5 

mg 以下に制限された。電解槽中に存在する金属イオンの酸化還元電位を比較すると，Cu2+

（+0.337 V）> Pb2+
（-0.126 V）>Zn2+

（-0.763 V）の順列であり，4 V では電子が Cu2+
などに

供給され，最も還元されにくい亜鉛の還元が比較的行なわれなかったものと推察される。 

 以上から，電気分解に際しては電子の供給量と供給速度，また金属イオンの酸化還元電位

が重要な役割を担うと考えられる。 

（3）電気分解が EDTA 濃度に与える影響 

 電気分解に際しては，金属イオンが還元される際に EDTA 錯体の解離が進行し，EDTA を

金属成分から分離することが可能になると期待される。電解槽の上澄み中に残る EDTA を

定量したところ，Figure 4-20 に示すように電流密度に比例して EDTA 濃度が減少すること

が見出された。電気分解に伴って，陽極では水と塩化物イオンから次亜塩素酸ラジカルが生

成（式 4････19）することが報告されており，次亜塩素酸ラジカルが EDTA のような有機分子

を酸化･分解（式 4････20）することで EDTA 濃度を減少させた可能性がある[52]。 

H2O + Cl- → ClOH･ + H+ + 2e-       (4････19) 

R + ClOH･ + RO + H+ + Cl-       (4････20) 
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Figure 4-20: EDTA residual concentration WFS-leachable during electrowinning in constant current 

density. WFS-leachate: 150 mL. 
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Figure 4-21: (a) Picture of cathode undergone electrowinning at 196 mA/cm2 of constant current 

density. (b) FE-SEM micro-scope imaging and element mapping image supplied by EDX detector. 
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（4）電気分解により析出した固体成分分析 

 定電流密度（196 mA/cm2
）で 42 min電気分解を行なった後の陰極の写真を Figure 4-21a

に示す。また陰極に生成した固体成分を一部分取し，FE-SEM/EDXによって観察した（Figure 

4-21b）。固体成分から顕著に見出された特性蛍光 X 線は銅に由来するものであり，その他

に鉛，亜鉛が微量認められた。また陰極の析出物を分取し，王水に溶解後 ICP-AES で元素

組成を定量したところ，銅，鉛，亜鉛がそれぞれ 54±7 %, 7.8±0.9 %, 8±4 %見出された。この

ことから，WFS キレート洗浄溶液の電気分解により，陰極に銅を主成分とする固体を捕集

できることが確認された。 

 一方で，電気分解を行なうと，陽極においてもコロイド状の固体成分の生成が認められた。

式 4･18，Figure 4-18b から陽極ではアルミニウムイオンが生成することが明かであるが，

陰極において式 4････17 を経て水酸化物イオンが生じ，電解槽の pH は上昇する（Figure 4-

18b）。このため，水酸化アルミニウムの沈殿が陽極において生成したものと考えられる。陽

極の固体成分を 105°C, 3 h乾燥させたのち，XRF を用いて元素組成を半定量分析したとこ

ろ，アルミニウム，銅，亜鉛，鉛がそれぞれ 87.4 %, 7.6 %, 4.5 %, 0.5 %見出された。アルミ

ニウム以外は WFS抽出液の主成分であり，これらが生成した水酸化アルミニウムのコロイ

ド状沈殿に吸着されて共沈を呈したものと理解できる。この様に電気分解による金属成分の

回収においては，陽極，陰極の双方に金属成分が分配する可能性があり，銅などの陰極に析

出する有価金属の品位を向上させるためには，電解条件を更に工夫する必要があると考えら

れる。 

 本研究では，196 mA/cm2の電流印加を 42 min施すことで，溶液中の銅を 242 mg (90 %)以

上取り除き，陰極上に銅 54 %からなる析出物を回収することが可能であった。また，この

ときに WFS抽出剤である EDTA を 80 %溶液中に維持することが可能であった。一方で，陽

極に生成する副反応物に一部の銅が分配することが示され，電解条件の最適化に課題が残る。 
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4････4 : 第 4 章のまとめ 

 本章では，非鉄金属系の WFSに含まれる PTEs（e.g., 銅，鉛，スズ，亜鉛）の除去と，銅

の回収を目的にキレート剤を用いた湿式抽出法の開発を行なった。WFSは，直径数 10～100 

μm の砂と数 μm 以下の微粉状の粒子から構成されており，銅，スズはケイ砂と同程度の粒

径をもつ大きな粒子として，鉛，亜鉛は微細粒子に見出された。 

 キレート洗浄においては，金属の存在形態や溶液の pHに起因する遊離イオンの存在量が

抽出率に大きく影響を与え，また大きな粒子である銅は，振盪や撹拌効率を向上させること

で抽出速度が大きくなった。抽出促進剤としてのアンモニアは，銅の抽出速度を促進させた

一方で，平衡状態における銅の化学形態に影響を与えなかった。洗浄の最適条件として，洗

浄の最適条件は 1）キレート剤：EDTA，2）液性：pH9，または 0.2 M NaOH，3）EDTA 濃

度：50 mM，4）振盪速度：240 rpm，5）温度：常温，6）添加剤：0.3 Mアンモニアであっ

た。 

 最適条件のうち，0.2 M NaOHを含む 50 mM EDTA, 0.3 M NH3洗浄液を用いて WFSを 3 h, 

3回洗浄したところ，PTEsの抽出率は，銅，鉛，スズ，亜鉛でそれぞれ>100, 81.2, 87.8, 55.3 %

であった。洗浄後の WFSを pH 11の水で 5 回濯ぎ，環境省告示法による溶出量試験に供し

たところ，洗浄 WFSは日本における廃棄物処理法および土壌汚染対策法による基準値を充

足した。 

 また pH 9，50 mM EDTA, 0.3 M NH3洗浄液を，抽出時間 4 h，ボールサイズ 8 mm，ボール

添加量 50 g，液固比 150 mL/15gの湿式粉砕洗浄のもとで WFSに適用したところ銅抽出率

92 %を得ることができた。得られた WFS抽出液に 196 mA/cm2
の電流印加を 42 min施すこ

とにより溶液中の銅を 242 mg (90 %)以上取り除き，陰極上に銅 54 %からなる析出物を回収

することが可能であった。また，このときに WFS抽出剤である EDTA を 80 %溶液中に維持

することが可能であった。 

 以上より本研究では，キレート洗浄により WFSに含まれる金属成分を分離し，1）土木，

建設資材としての砂の再利用と 2）金属資源としての銅の回収をそれぞれ達成した。 
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Chapter 5– Decontamination of Radio-Active Cesium Contaminated Soil by Chemical Washing Treatment

第 5章：放射性セシウム汚染土壌の化学的洗浄

Chapter5: DChapter5: DChapter5: DChapter5: Decontamination ofecontamination ofecontamination ofecontamination of

RadioRadioRadioRadio----Active Cesium Contaminated Soil by Chemical Washing TreatmentActive Cesium Contaminated Soil by Chemical Washing TreatmentActive Cesium Contaminated Soil by Chemical Washing TreatmentActive Cesium Contaminated Soil by Chemical Washing Treatment

:緒言

我が国の東北地方，関東地方を中心とする広範囲に激甚な被害を与えた東日本大震災

（2011年 3月 11日）は，地震の規模もさることながら，東北地方沿岸を襲った大津波の脅

威は推量して余り有る。福島県浪江町に位置する東京電力福島第一原子力発電所（Fukushima 

Dai-ichi Nuclear Power Plant: FDNPP）もまた津波の被害を被り，発電設備における電源喪失

から原子炉冷却装置の停止を経て炉心溶融，放射性核種の環境逸出に至る破局的な原子力事

故が発生した[1]。国際原子力機関（International Atomic Energy Agency: IAEA）は，FDNPP原

子力事故の国際原子力事象評価尺度を最高のレベル 7―「深刻な事故」―と評価しており，

同事故の与える社会への影響の深刻さが推量できる[2]。

FDNPPにおける原子力事故では，水蒸気爆発による建屋の崩壊と核燃料物質の飛散[3]に

伴い，警戒区域･計画的避難区域を中心とした広大な範囲にヨウ素 131（131I），セシウム 134

（

134Cs），セシウム 137（137Cs）を中心とする γ 線放射性核種が環境中に飛散した[4-9]。特

にウラン，プルトニウムなど核燃料の核分裂生成物に相当するセシウム 137は半減期が 30.2

yearと長く[10]，β壊変によりバリウム 137m（t1/2 = 2.55 min）を生ずるが，この娘核種は迅

速に γ 壊変（バリウム 137）する[11]。またセシウムは，アルカリ金属であるために溶解性

の高い塩として存在し，海洋[12]，土壌[13-16] において食物連鎖に組み込まれ，海産，農産

物[17-19]を経てヒトに健康被害をもたらす恐れがある[20-22]。

FDNPP事故によって放出されたセシウム 134，セシウム 137の総量はそれぞれ 1.8×1016Bq，

0.6～1.5×1016 Bq程度と見積もられており[8, 10, 23]，うち 10～20 %相当が降雨とともに東北
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地方の土壌に沈降したと試算されている（Figure 5-1）[14, 24, 25]。また雨水に付随して沈

降したセシウムは，土壌環境において表層数 10 cmまでに保持される傾向が観察されている

[25-27]。放射性セシウムの土壌への集積性に起因して，市井においては放射性セシウムによ

る農作物汚染の不安が高まっており，土壌から植物へのセシウム取り込みに主眼を置いた研

究がチェルノブイリ原子力事故の時代から多く報告されている[17, 18, 28-32]。また表面土壌

に高濃度で集積した放射性セシウムによる外部被曝[33, 34]や，舞い上がった粉塵の吸入を

経た内部被曝[9]のリスクも無視できない。このような汚染地域―ひいては汚染土壌―への

対策は健康リスク排除のみならず，見えざる放射性物質への虞を内包する住民感情の緩和と

いう観点からも重要である。 

 セシウム 137などに汚染された放射能汚染土壌への対策として，最も即効性を発揮する

のは表土の剥ぎ取りである。前述の通り，セシウム塩は土壌表土に集積する傾向が強く，

表面より 10 cm以内程度の剥ぎ取りが空間線量の低減に有効と報告されている[25, 35, 

36]。一方で，剥ぎ取られて回収された表土は依然膨大であり，静置保管する用地の確保―

あるいは，汚染土壌の減容化―に課題が残っている[37]。被災地の早期復興を達成するた

めにも，未だ膨大な低･中レベル放射性汚染土壌の経済的な減容化は急務の課題である。 

 セシウム 137をはじめとする放射性核種の除染処理として，高圧水洗浄；分級；塩類に

よる脱離などが挙げられる。水洗浄は，高圧の水を噴射することで建屋；道路表面などに

存在する放射性物質を洗い流す手法であり，既に実用実績がある[35, 38]。また放射性セシ

ウムは土壌中において粘土鉱物などの微細粒子に強固に保持される傾向が強いため[30]，

水洗浄を組み合わせた分級によってセシウムが多く含まれる微細粒子を物理的に除くこと

ができる[39]。また海水のように高濃度のカリウム塩を含む水溶液は，イオン交換作用に

基づいてセシウムを溶脱させることが可能である[40]。しかしながら，これらの手法は本

質的に物理的分離に相当するため，原理的に高濃度の放射性廃棄物の発生が避けられな

い。また塩類による溶脱は弱い相互作用を利用するため効果が小さく，強固に保持された

放射性セシウムの分離は鉱酸を用いた場合でも難しいことがある[41]。 
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 土壌とセシウムの物理的･化学的な相互作用は，極めて特徴的であるために多くの研究者

の興味を惹きつけ，これまでに優れた研究が多く報告されている[42]。前述したとおり，

セシウムの粘土鉱物への吸着と保持は極めて強力であり，土壌と平衡状態にある溶液にお

けるセシウムの分配係数は，日本の農耕地土壌では 270～36000 L-sol./kg-soilと報告されて

いる[43]。このことは農作物を含む植物へのセシウム移行を最小限に留めているものの，

空間線量の低減化を目的とした汚染土壌の除染に一際の困難さを与えている。 
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Figure 5-1: Cesium-137 deposition density mapping on northern Kanto- and Tohoku-region of Japan 

at 14 June 2011, Exported from Fig. 2 in Ref[9].  
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 土壌とセシウムイオンなどの陽イオンの相互作用を記述する上で重要なパラメータに陽

イオン交換容量（Cation Exchange Capacity: CEC）が定義されており，これは主に腐植物質

（Humic Substance: HS）上のカルボキシル基やケイ酸塩鉱物末端やアロフェン，イモゴライ

トに存在する水酸基に起因する負電荷の総量を定量的に表している[42]。一方で，土壌中に

存在するセシウムの吸着サイトは，その吸着特性から一様ではないことが知られている。す

なわち 3 種のサイト―i）イオン交換選択性がセシウムイオン＜カルシウムなどの他の陽イ

オンであり，またセシウム保持強度が比較的小さなサイト；ii）セシウムイオンに対する選

択性を有するが，他のイオンとの競合によりセシウムを脱離可能であるなど保持強度は大き

くないサイト；iii）セシウムイオンに対する選択性を有し，またセシウムの脱離が困難であ

る極めて保持強度の大きなサイト―に大別できる（Figure 5-2）。i)のサイトは土壌 CECの

大多数を占め，酸解離可能な官能基（すなわち pH 依存性）由来の負電荷をもつ HSや鉱物

表面に帰属される[42]。この様な吸着サイトとセシウムイオンの相互作用は比較的弱く，セ

シウムは脱水されることなく水和イオンとして表面と外圏錯体を形成し，容易に脱離可能で

ある（Figure 5-2b）。 

 一方で土壌中に存在する粘土鉱物の中でも，セシウム吸着能が高いものに雲母，イライト，

バーミキュライトなどがある[42]。これらの粘土鉱物は 2：1型層状ケイ酸塩鉱物と呼ばれ，

ケイ素イオン（Si4+
）に酸化物イオン（O2-

）が 4つ配位した四面体シートと，アルミニウム

イオン（Al 3+
）と 6 つの O2-

からなる八面体シートの積層によって構成されている（Figure 

5-2a）。1 枚の単位層は，ケイ素四面体シート 2 枚にアルミニウム八面体シートが挿入され

た形状を持ち，これが積層して 2：1型層状ケイ酸塩を構成する。2：1層では，Si4+
→Al3+

；

Al 3+
→Fe2+

のようなイオンサイズの類似性に起因した同形置換が起こりうるため，2：1層に

おいて正電荷の不足―すなわち，層間における負電荷の発現―が起こる。これは構造に由来

する永久荷電であり，官能基由来の pH依存性負電荷と比較される。この負電荷によって 2：

1層の層間では，ケイ素四面体シート間に生じる直径 0.26 nmの空間にカリウムイオン，セ

シウムイオン，ルビジウムイオン，アンモニウムイオンなどがサイズ選択的に補足され，ii）

で示したサイトとして振る舞う（Figure 5-2c）。  
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Figure 5-2: Negative charge on clay mineral crystal structure potentially capturing radio-active 

cesium in soil. (a) Structure of 2:1-type layer silicate mineral. (b) i)-type adsorbing site attributed to

HS and mineral surface. (c) ii)-type adsorbing site due to permanent charge on clay mineral crystal. 

(d) iii)-type adsorbing site characterized as “Frayed edge site”[42, 44] .                 
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 粘土鉱物の層間においては，セシウムイオンなどの水和が起こりにくいイオンが吸着し，

その正電荷に層状構造の負電荷が強く引きつけられることで層間の縮小が起こることがあ

る[45]。このような吸着挙動を示すサイトは iii）で説明したように振る舞う。セシウムイオ

ンの場合，風化が進行したバーミキュライトなどの鉱物結晶縁辺では，カリウムイオンの除

去に伴う層間膨潤が起こっており，この様な領域にセシウムイオンが到達することで層間収

縮により固定化される。風化による膨潤層と収縮した層間との境界は，フレイド･エッジ･サ

イト（Frayed Edge Site: FES）と呼ばれ，水和の程度の小さな陽イオン―とくにセシウムイオ

ン[46]―に高い選択性を示すことが知られている[44, 47]（Figure 5-2d）。 

 土壌に対するセシウムの挙動は，3 種の異なる親和性を有するサイトによって支配され，

吸着等温線は Freundlichモデルに適合する[48]。Cremer et al.は，FES以外の負電荷（Regular 

Exchange Site: RES）をチオ尿素銀で飽和させることでセシウムイオン-土壌鉱物系の吸着モ

デルに Langmuir理論を適用し，土壌における FES/CEC比が 0.001～6 %であることを報告し

ている[49]。このように土壌の総負電荷に対する FESの量的寄与は極めて微少である。一方，

Takata et al.[50]は，警戒区域内の農耕地土壌（2011年 11月）におけるセシウム 134，セシウ

ム 137の放射能強度の最大値をそれぞれ 91 kBq/kg-soil，112 kBq/kg-soilと見積もっている。

この土壌に含まれる放射性セシウムが物質量にして 27 nmol/kg-soilと極めて低濃度である

ことを考えると，セシウムに対して顕著な吸着選択性と強度を示す FES は放射性セシウム

の動態に重要な影響を及ぼしている可能性が高い。 

 土壌に到達した放射性セシウムの植物への移行は，時間経過とともに減少することが

Takeda et al.によって報告されている[51]。これは，RESに保持されていた放射性セシウムが

経時変化によって FESに再分配されるために起こり，エイジング効果と呼ばれている[42]。

Comans et al.は，イライト上の RES，FESに相当する 3種のサイトへのセシウム吸着挙動を

速度論的に解析し，セシウムイオンは初期の速い可逆的吸着に続き，数週間～数ヶ月にかけ

て遅い不可逆的吸着を呈すると報告している[52, 53]。 

 以上のように放射性セシウム汚染土壌の浄化において，土壌における放射性セシウムの物

理化学的振る舞いは洗浄効率を左右する重要な要因である。特に，比較的容易に脱離させる
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ことが可能である RESと比較して，時間とともに FESに保持されるセシウムの除去は重要

な課題である。本研究では，汚染された土壌に含まれる放射性セシウム―特に，脱離困難な

FESに保持されるセシウム―の湿式洗浄による除去法の開発を目的とした。湿式洗浄は，撹

拌槽などの汎用の装置によって実施できるため，大規模の汚染土壌に対して比較的容易に実

施可能な点で有利である。また洗浄剤には，FESに対して効果が小さく，かつ設備劣化をも

たらす恐れのある酸洗浄剤に代替して，強い化学的相互作用によって土壌中の金属成分を溶

脱させる生分解性キレート剤の適用を試みた。本章では，洗浄剤のスクリーニングにおいて

安定同位体セシウム 133 を人工的に含ませた土壌（模擬汚染土壌）を放射性セシウム 134，

137汚染土壌のアナログ[17, 30, 31]に用いた。また異なる抽出強度の化学試薬による逐次抽

出法[54]に基づいてセシウム汚染土壌におけるセシウム化学形態のエイジング効果を詳細

に調べた上で，洗浄剤による洗浄効果との関係を明らかにした。さらには最適組成の洗浄条

件を実際の放射性セシウム汚染土壌に適用し，本研究で開発した洗浄剤の効果を確かめた。

: 実験方法

5･2･1 : 試料･試薬

セシウム模擬汚染土壌の作成には，北陸地方の運動場（赤色土: Redclay），森林（褐色森林

土: Leafmold），田畑（黒ボク土: Andosol）から採集した自然土壌を用いた。放射性セシウム

汚染土壌は，2013年 6月に福島県浪江町（N37.56.02, E140.67.44）において採集した。土壌

は木片，落葉などを除去した後に 24 h，60°C で予備乾燥させ，2000～212 μm（粗砂，SF-

1），212～63μm（細砂，SF-2），< 63μm（シルト+粘土，SF-3）に篩い分けした。

すべての試薬は特級以上の純度のものを特に精製せずに用いた。エチレンジアミン四酢酸

（EDTA；関東化学，東京，日本），イミノジ酢酸（IDA；同仁科学研究所，熊本，日本），ニ

トリロ三酢酸（NTA；東京化成，東京，日本），ジエチレントリアミン五酢酸（DTPA；関東

化学，東京，日本），3-ヒドロキシ-2, 2’-イミノ二コハク酸（HIDS；日本触媒，大阪，日本），

エチレンジアミン二コハク酸（EDDS；中部キレスト，大阪，日本），L-グルタミン酸-N,N-二
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酢酸（GLDA；東京化成，東京，日本），メチルグリシン二酢酸（MGDA；BASF，Rhineland-

Palatinate, Germany），塩化アンモニウム（関東化学，東京，日本）を洗浄剤として用いた。 

 塩酸（HCl），硝酸（HNO3），硫酸（H2SO4），フッ化水素酸（HF），ホウ酸（H3BO3）は，

関東化学製の有害金属分析用のものを用いた。抽出液の pH調整には，4-(2-ヒドロキシエチ

ル)-1-ピペラジンエタンスルホン酸（HEPES；ナカライテスク，大阪，日本），N-トリス（ヒ

ドロキシメチル）-3-アミノプロパンスルホン酸（TAPS; MP Biomedicals, Santa, CA, USA），3-

シクロへキシルアミノプロパンスルホン酸（CAPS; MP Biomedicals, Santa, CA, USA），酢酸，

酢酸ナトリウム（関東化学；東京，日本）を緩衝剤として用いた。 

 化学的逐次抽出法においては，次の塩化マグネシウム六水和物（MgCl2･6H2O；関東化学，

東京，日本），酢酸，酢酸ナトリウム，塩化ヒドロキシルアミン（NH2Cl･HCl；関東化学，東

京，日本），過酸化水素（H2O2；関東化学，東京，日本）をそれぞれ抽出試薬に用いた。 

 ICP発光分析装置による元素分析では，標準試料に 23金属元素（Ag, Al, B, Ba, Bi, Ca, Cd, 

Co, Cr, Cu. Fe, Ga, In, K, Li, Mg, Mn, Na, Ni, Pb, Sr, Tl, Zn, 5 % HNO3バックグラウンド）を 1000 

mg/L含む ICP Multi standard IV（Merck KgaA, Darmstadt, Germany）を 0.1 M HNO3で希釈し

たものを用いた。黒鉛炉原子吸光分析装置によるセシウム定量では，標準試料に関東化学製

原子吸光用セシウム標準溶液（CsCl，1000 mg/L）を 0.1 M塩酸に希釈して用いた。またマ

トリクス修飾剤として，1 %硫酸を用いた。γ 線検出器による放射性セシウムの定量では，

放射線強度 0.266±0.009 Bq/g（137Cs, 2013年 9月 24日）の標準試料を用いた。試薬の調製に

は，Arium Pro UV により精製された超純水（比抵抗率> 18.2 MΩ cm）を用いた。 

5･2･2 : 実験器具･設備 

 試薬溶液の保管に，低密度ポリエチレン製試薬瓶（Nalge Nunc, Rochester, NY, USA）を用

いた。抽出実験には，ポリエチレン（PE）製遠沈管（アズワン，大阪，日本）およびポリプ

ロピレン（PP）製試料分解容器（DigiTUBEs; SCP Science, Quebec, Canada）を用いた。溶液

の分取にニチリョー（東京，日本）製のマイクロピペットとチップを用いた。実験器具は，

使用前にそれぞれ 24 hアルカリ洗浄液（Scat 20X-PF; ナカライテスク，大阪，日本）と 24 
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h 3M HClに浸漬し，超純水で濯いだものを乾燥させて用いた。 

 溶液中の元素分析には，ICP発光分析装置（ICP-AES; Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, 

USA）を用いた。ICP-AESの運転は，RF出力：1.15 kW，プラズマガス流量：12 L/min，キ

ャリアガス流量：1 L/min，ネブライザガス流量：0.5 L/min，予備噴霧時間：30 sの条件の下

行なった。溶液中の安定同位体セシウムの分析には，偏光ゼーマン補正黒鉛炉原子吸光分析

装置（GF-AAS，AAnalyst600；PerkinElmer，Waltham，MA，USA）を用いた。GF-AASによ

る分析では，光源にホロカソードランプ（浜松ホトニクス，静岡，日本）による波長 852.1 

nmの光を用い，パージガスはアルゴンを 250 mL/minで用いた。試料の加熱プログラムは予

備乾燥（110°C，30 s），乾燥（130°C，30 s），灰化（750°C，20 s），原子化（1900°C，4 s）の

条件の下で行なった。試料は，オートサンプラーを用いてグラファイトファーネス内に 20 

μL 滴下し，同様にマトリクス修飾剤（1 %硫酸）20 μL を添加した。土壌中のセシウム 137

の分析は，鉛製ブロックで形成されたチャンバー内に設置されたゲルマニウム半導体 γ線ス

ペクトロメーター（GEM-25-P4; ORTEC, Oak Ridge, TN, USA）によって行なった。電気加熱

炉（KDF S-8；ケニス，大阪，日本）は，土壌水分量と有機物量の測定に使用した。 

5･2･3 : 土壌試料のキャラクタリゼーション 

（1）土壌中金属成分の定量～マイクロ波加熱酸分解/ICP-AES分析 

 土壌試料 0.25 gを PTFE製ベッセルに秤量し，13.2 M HNO3 2.5 mL，12 M HCl 1 mL，27 

M HF 1.5 mLを分解試薬として添加し，マイクロ波加熱分解装置（Multiwave300;  PerkinElmer, 

Waltham, MA, USA）によって加熱酸分解（昇温時間15 min, 最大出力1400 W, 最大温度240°C, 

マイクロ波照射時間：120 min）に供した。分解後，30 minの冷却ののちに 5 % H3BO3 10 mL

を試料に添加したうえで再び昇温時間 15 min, 最大出力 1400 W, 最大温度 240°C, マイクロ

波照射時間：30 minの運転条件でマイクロ波を照射し，残余のフッ化水素酸をホウフッ化物

BF4
-
にマスキングした。分解物は 50 mL PP製試験管（DigiTUBEs）に全量捕集し，超純水を

用いて 50 mLに定容した。得られた分解溶液に含まれる金属とセシウムは，ICP-AESと GF-

AAS によりそれぞれ定量した。土壌中に含まれる金属成分の濃度 Csoilは，次の式（式（式（式（5････1））））に
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従って計算した。ただし，Cd.sol.：分解溶液中の金属濃度[mg/L], v
ｄ
：抽出液の溶液量[L], m：

土壌重量[kg]である。また 10 μgのセシウム 133を添加した試料を同様に分解し，添加回収

率[55]（Additional Recovery: %AR）によってマイクロ波加熱酸分解/GF-AAS測定の定量性を

評価した（式（式（式（式 5････2））））。 

 

Csoil [mg/kg] = 
Cd.sol. × vd.

m         (5････1) 

 

Addedcontent

detection

CC

C

+
=AR%         (5････2) 

 

ここで，Cdetectionは，セシウム添加試料中のセシウム量 [mg]，Ccontentはセシウムを添加して

いない試料中のセシウム量[mg]，Caddedは添加したセシウム量[mg]―すなわち，0.01 mg―で

ある。 

（2）土壌中有機物の定量 

 約 1 gの土壌試料を風袋秤量後の磁製るつぼに精秤し，電気炉を用いて 110±5 °C，1 h，お

よび 650±50 °C，2 h強熱し加熱後の重量を精秤した。強熱後の重量減少量から土壌中有機物

量を求めた。 

5･2･4 : セシウム模擬汚染土壌の作成 

 自然土壌 3 種 3 画分それぞれを 3 gずつ PE製遠沈管に秤量し，5 mg/L 133CsCl水溶液を 30 

mL 添加したうえで 24 h, 25°C, 200 rpmで振盪させた。溶液と土壌の懸濁液は，13000 rpm，

30 min遠心分離（GR20GIII；Hitachi，東京，日本）に供し，上澄みを除去した。土壌を 5 mL

の超純水で 5 回洗浄したのち，60 °C，3 h乾燥させて模擬汚染土壌とした。 
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Table 5-1: Chemical interpretation and the extraction conditions of the protocol that was used for 

fractionating the solid phase cesium from the soil 

Fraction 
Chemical 

interpretation 

Extraction conditions (for 0.25 g soil) 

Extractants and other conditions 
Duration Temp. 

Agitation 
h °C 

F1 Exchangeable 1 M MgCl2 (pH 7; 4 mL) 1 25 ± 2 continuous 

F2 Acid soluble a 
1 M NaOAc (pH 5, 

adjusted with acetic acid; 4 mL) 
5 25 ± 2 continuous 

F3 Reducible a 
0.04 M NH2OH·HCl 

in 25% (v/v) acetic acid (10 mL) 
6 96 ± 3 occasional 

F4 Oxidisable a 

0.02 M HNO3 (3 mL) + 30% H2O2 

(pH 2, adjusted with HNO3; 2.5 mL) 
2 85 ± 3 occasional 

30% H2O2 (pH 2, 

adjusted with HNO3; 1.5 mL) 
3 85 ± 3 intermittent 

3.2 M NH4OAc 

in 20% (v/v) HNO3 (2.5 mL) 
0.5 85 ± 3 continuous 

F5 Residual 
Microwave-assisted 

acid decomposition b 
– – – 

a The fraction names ‘acid-soluble’, ‘reducible’ and ‘oxidisable’ were originally called ‘bound to 

carbonates’, ‘bound to iron and manganese oxides’ and ‘bound to the organic matter’ by Tessier, 

Campbell and Bisson [54].b The detailed microwave-assisted acid decomposition procedure for 

determining the soil cesium contents is available in Section 5････2････3.  
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5･2･5 : 化学的逐次抽出法に基づく模擬汚染土壌中セシウムの化学形態解析 

 Tessier et al.[54]の方法を用いて，段階的に抽出強度が大きくなる化学試薬を用いて模擬汚

染土壌に含まれるセシウムを逐次的に抽出（Selective Sequential Extraction: SSE）した（Table 

5-1）。SSEによって，土壌中のセシウムを F1：交換態（Exchangeable），F2：酸溶出態/炭酸

塩態（Acid soluble or Bound to carbonate），F3：還元溶出態/鉄-マンガン酸化物態（Reducible 

or Bound to Fe-Mn oxide），F4：酸化溶出態/有機物態（Oxidisable or Bound to organic matter），

F5：残渣態（Residual）に分画し，土壌における存在形態を評価した。 

5･2･6 : キレート剤水溶液による土壌中セシウムの湿式洗浄 

 土壌試料と 50 mM キレート剤水溶液（0.1 M pH緩衝剤）及び 50 mM 塩化アンモニウム

溶液を液固比 1 g/10 mLで混合し，200 rpm, 25°Cで 24 h,連続振盪した。洗浄後の上澄みは，

ポリエチレン製シリンジと粒子保持能0.45 μmのディスク型メンブレンフィルター（Sartorius 

Stadium Biotech, Göttingen, Germany）による加圧ろ過により PP製試験管（DigiTUBEs）に収

集した。上澄みに体積比 3 倍量の 30 %過酸化水素水を添加し，ヒートブロック式試料加熱

分解装置（DigiPREP Jr.; SCP science, Quebec, Canada）において 100 °C，3 h反応させて分析

前処理とした。得られた溶液を GF-AASによる分析に供し，含まれるセシウム濃度を定量し

た。洗浄によるセシウム除去率（Removal Efficiency: RE）は，次の式（式（式（式（5････3））））から求めた。 

100RE% . ×
×
×

=
mC

vC

soil

sol         (5････3) 

ただし，Csol.は洗浄液中セシウム濃度 [mg/L]，v は洗浄液量 [L]，Csoilは模擬汚染土壌中のセ

シウム濃度 [mg/kg]，mは模擬汚染土壌の重量[kg]を示している。 
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Figure 5-3: Radioactivity detection setup for 137Cs in contaminated soil samples. 
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一方，洗浄後の土壌は，洗浄液を取り除いた後に水洗浄を行い，100°C で 8 h 乾燥させ

た。乾燥させた洗浄土 0.5 gを秤量し，直径 15 mm，深さ 0.8 mmのポリエチレン製バイアル

瓶蓋に充填させ，パラフィルム（Bemis Company, Inc, Chicago, IL, USA）で密閉した。試料を

充填させたバイアル瓶蓋はアクリル板にビニールテープで固定し，アクリル板を地面に対し

て垂直に直立させた。試料を固定させたアクリル板を鉛製ブロックで形成された測定チャン

バー内に配置し，γ 線スペクトロメーターの検出器を試料のパラフィルム面から 1 cm 離し

て設置した（Figure 5-3）。試料に含まれるセシウム 137に由来する γ線（0.662 MeV）を 3

h（標準試料は 12 h）以上積算して検出し，次の式（式（式（式（5････4））））に基づいてセシウム 137の除去率

REを求めた。

100RE%
.

×=
orig

washed

R

R
(5････4)

ここで，Rwashed は洗浄後土壌 1 kgあたりの

137Csの放射能 [Bq/kg]，同様に Rorig.は洗浄前土

壌 1 kgの 137Cs放射能 [Bq/kg]である。

: 結果及び考察

5･3･1 : ⿊鉛炉原⼦吸光分析装置によるセシウム定量条件の最適化

誘導結合プラズマ発光分光分析装置（ Inductive Coupled Plasma Atomic Emission 

Spectrometer: ICP-AES）は，多元素同時定量が可能であるなど優れた性能を持つため，溶液

系の微量分析に好んで用いられる。一方，イオン化エネルギーの小さなセシウムの定量にお

いては，誘導結合プラズマ内でセシウム原子のイオン化が亢進するため，原子発光の感度が

極めて悪くなる。黒鉛炉原子吸光分析装置（Graphite Furness Atomic Absorbance Spectrometer: 

GF-AAS）は，数 10μL レベルの極めて微少な試料量で数 μg/L オーダーの定量分析が可能で

あり，比較的安価で運用できる利点がある。本研究では， GF-AAS によるセシウム定量条

件のうち，マトリクス修飾剤とファーネスプログラムについて探索した。

（1）マトリクス修飾剤と灰化温度の最適化
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 マトリクス修飾剤として，試料と同体積の 1 %硫酸を添加したときのセシウムの吸光度を

Figure 5-4a に示す。マトリクス修飾剤を添加しない場合，塩類や有機物の存在によってセ

シウムの原子吸光度は大きくばらつくとともに，1000 °C以上の灰化温度ではセシウムの揮

発損失が見られた。一方で，マトリクス修飾剤を添加した場合，塩化ナトリウム，酢酸（Acetic 

acid: AcOH），EDTA を添加したいずれの条件においてもほぼ同様の吸光度を示した。塩化ナ

トリウム共存条件以外では，1000 °Cまでの灰化温度で安定した吸光度を維持した。硫酸の

添加によって，セシウムが熱的に安定な硫酸セシウムとして固定され，灰化処理において共

存成分との分離が有利に進行したためと考えられる。本研究では，1 %硫酸マトリクス修飾

剤の存在下，750 °Cを灰化温度の最適条件として決定した。 

（2）原子化温度の最適化 

 Figure 5-4b は，最適マトリクス修飾剤と灰化温度における原子化温度の検討である。マ

トリクス修飾剤の影響で塩類の存在下における吸光度ピークの形状は安定したが，原子化温

度 1700 °C以下では，充分な原子化に至らず吸光度は低下した。原子化温度 1900 °Cまでは，

温度の上昇に伴って吸光度は増加した。1950 °C以上の原子化温度では，急激な原子化に伴

う自己吸収現象により吸光度ピークは大きく崩れ，セシウム定量を困難にした。 
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Figure 5-4: Optimization for furnace program during Cs determination. (a),Effect of sulfuric acid 

dose as matrix modifier to intensity of atomic absorbance during increasing of pyrolysis temperature. 

Atomization temp.: 1900 °C. Circle(●, ￮), Square(■, □), Triangle(▲, △), and Diamond(◆, ◇) 

indicate as “Cs solution”, “ Cs + NaCl solution”, “ Cs + AcOH solution”, and “Cs + EDTA solution”, 

respectively. Cesium’s concentration is 50 μg/L, NaCl, AcOH, and EDTA are 10 mM. (b) Effect of 

atomization temperature (TA) to cesium absorbance peak. Solid line and break line indicate NaCl and 

AcONa coexisting condition, respectively. (b)-1: TA = 1700, (b)-2: 1800, (b)-4: 1900, (b)-5: 1950 (e): 

2000 °C. Pyrolysis temp.: 750 °C, Matrix modifier: 1 % H2SO4 20 μL, Sample volume, 20 μL. 
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 以上の知見より，セシウム定量の際の最適条件を，試料の添加量 20 μL に対して，マトリ

クス修飾剤：1 % 硫酸 20 μL，灰化温度：750 °C，原子化温度：1900°C と定めた。この条

件下で，セシウム濃度 5～10 μg/L である溶液を用いて検量線を作成したところ，直線近似

の決定係数は 0.9991であった。またブランク測定値（0.1 M硝酸，n = 5）の標本標準偏差か

ら，本法のセシウム検出限界は 1.7 μg/L と計算された。 

5･3･2 : 自然土壌に対するセシウムの吸着挙動 

（1）土壌中セシウムの全含有量分析 

 模擬汚染土壌中のセシウムの全量分析において，分解操作を添加回収率によって評価した

ところ，すべての土壌試料における添加回収率は 10 %であった（Figure 5-5a）。土壌の分解

操作では，高濃度の酸類とホウ酸を用いているため，分解液試料中の共存物質は多様かつ高

濃度であると予想される。そこで，全量分析分解液の分析に特化したファーネスプログラム

の再検討を行なった（Figure 5-6）。灰化温度 900 °Cまでは，煙による光散乱に起因するバ

ックグラウンド吸光度が認められたが，1000 °C以上の灰化によってこの影響は取り除かれ

た。一方で，1150 °C以上の灰化は，セシウムの揮散のため吸光度の減少が見られた（Figure 

5-6a）。そのため，最適灰化温度を 1050 °Cと定めた。原子化温度の上昇に伴ってセシウム

の吸光度は線形的に増加した（Figure 5-6b）が，黒鉛炉の耐用寿命を鑑みて原子化温度を

2400 °Cとした。再設定したファーネスプログラムによる赤色土における全分解溶液の分析

結果を Figure 5-5b に示すが，添加回収率は 50 %前後であった。そこでマイクロ波加熱酸

分解の分解試薬（13.2 M HNO3 2.5 mL，12 M HCl 1 mL，27 M HF 1.5 mL，5 % H3BO3）のみ

を 5････2････3(1)の全分解処理に供し，得られた溶液を用いてセシウム標準溶液を作成した。この

標準溶液は，土壌全分解試料とほぼ同様の組成をもつ標準試料であり，マトリクスの影響を

最小限に抑制できると期待できる（マトリクスマッチング法）。マトリクスマッチング法を

用いて土壌全分解溶液を分析したところ，添加回収率は 90~130 %と比較的良好な成績を得

た（Figure 5-5c）。以上から，灰化温度：1050 °C，原子化温度：2400 °C，マトリクスマッ

チング法のもとで自然土壌と，模擬セシウム汚染土壌のセシウム含有量を評価した。 
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Figure 5-5: Optimization for determination method of cesium concentration. (a) pyrolysis temp. (TP) 

= 750 °C, atomization temp. (TA) = 1900 °C, (b) TP = 1050°C, TA = 2400°C. “Leafmold” and 

“Andosol”-type soil are not available. (c) Applicable matrix matching technique: TA = 1900 °C, TP = 

2400°C. Both of sample volume and 1 % H2SO4 (as matrix modifier) volume are 20 μL. 
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Figure 5-6: Optimization of furnace program for determination of cesium in microwave-assisted 

digestion solution. Matrix modifier: 1 % H2SO4 20 μL, Sample volume: 20 μL. 
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 自然土壌中のセシウム 133含有量は，たとえば微細なシルト，粘土画分ではそれぞれ赤色

土，6.5±1.3；褐色森林土，8.5±0.7；黒ボク土，7.6±0.2 mg/kgであり，一般に自然土壌に認

められるセシウム含有量（0～26 mg/kg[28]）と一致した（Figure 5-7）。赤色土では，土壌粒

径の減少に伴ってセシウム 133含有量が増加する傾向が見られ，原子力事故や核実験で逸散

したセシウム 137もまた同様の分配を呈すると考えられる。一方で，模擬セシウム汚染土壌

では，土壌の種類に関係なく一様に 35～45 mg/kg程度のセシウム 133が見出された。 

（2）土壌中含有金属とセシウム吸着量の関係 

 土壌に含まれるアルミニウム，カルシウム，鉄，カリウム，マグネシウム，マンガン，ナ

トリウムを定量した（Figure 5-8a）。カルシウム，マグネシウムはより細かい粒径の土壌に，

対してナトリウム，カリウムはより粗い粒径の土壌に分配した。水和エネルギーの大きな 2

価金属（e.g., Ca2+
，Mg2+

）は，水和水と多数結合した状態で粘土鉱物の吸着サイトに到達し，

層間を拡張するために固定されることはない[44, 56]。一方でカリウムイオンは，水和エネル

ギーが小さいためにセシウムイオンと同様に層間に選択的に吸着される傾向がある[57]。カ

リウムイオンは，セシウムイオンと吸着競合を呈するため，赤色土 SF-1，SF-2にようにカ

リウムイオンの多い土壌環境ではセシウムの吸着が不利になる可能性がある。すべての土壌

において，粒径が小さくなるにつれてアルミニウム含有量は増加し，微細土壌を構成する粘

土鉱物（アルミノケイ酸塩）に起因している可能性が高い。またアルミニウム，鉄はすべて

の土壌にそれぞれ 5～10 %，1 ~ 5 %含まれており，含有量の順列は黒ボク土≒褐色森林土>

赤色土と自然土壌中のセシウム含有量と類似した傾向を示した。土壌中で酸化物として存在

する鉄やアルミニウム成分は，鉱物表面で陽イオンの吸着サイトを提供するため[58, 59]，土

壌においてセシウムの吸着能に影響を与えた可能性がある。 

（3）土壌中有機物とセシウム吸着量の関係 

  土壌中の有機物は，土壌粒径が細かくなるにつれて含有量が増加した（Figure 5-8b）。

土壌の種類で比較すると，鉄やアルミニウムと同様に黒ボク土≒褐色森林土>赤色土の順で

含有量が増加した。今回作成した模擬セシウム汚染土壌では，有機物量の少ない赤色土で比

較的セシウムの吸着量が最大となった。  
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Figure 5-7: Cesium concentrations in the raw and cesium-spiked soils (n = 3). SF-1: Size fraction of 

2000–212 µm (coarse sand). SF-2: Size fraction of 212–63 µm (fine sand). SF-3: Size fraction of < 

63µm (silt and clay). 
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Figure 5-8: The distribution patterns of (a) metal elements and (b) organic matter in soil (n = 3). SF-

1: Size fraction of 2000–212 µm (coarse sand). SF-2: Size fraction of 212–63 µm (fine sand). SF-3: 

Size fraction of < 63µm (silt and clay).  
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 今回作成した模擬セシウム汚染土壌においては，粒径の細かな土壌―特に褐色森林土と黒

ボク土における微細画分―で有機物由来のサイトは量的に豊富であるため，安定同位体セシ

ウムの保持基体の一部として振る舞っているものと考えられる。しかし，一般に土壌中有機

物―すなわち，HSなどが有する負電荷―は CECに帰属されるセシウム選択性の小さな吸着

サイトを構成することが知られており，極微量の放射性セシウム核種に対しては優先的な吸

着サイトにはなり得ない[49, 60, 61]。むしろ，有機物が粘土鉱物表面を被覆すること[62, 63]

で放射性セシウムの土壌への分配を妨げ[64]，吸着量を減少させることが報告されている。

これは，水和の強い 2 価カチオン[65]や粒子間のバインダーとして働く有機物[42]の存在が

粘土鉱物の凝集をもたらし，セシウムの層間へのアクセスが制限されたためと考えられる。 

5･3･3 : 土壌中セシウムの存在形態と経時変化 

 化学的逐次抽出法を用いて，模擬セシウム汚染土壌中のセシウムを異なる存在形態別に分

画した（Figure 5-9）。なお土壌は 5 ヶ月間に渡って 25 °Cのインキュベータ内に保存し，毎

月化学形態解析を行なった。セシウムは，黒ボク土≒褐色森林土>赤色土の順で強固な吸着

形態に多く分画される傾向が見られた。同じ土壌でも，より微細な土壌では難溶性のセシウ

ムが多く認められた。一方で，F1 に分画された弱い吸着態のセシウムは経時に伴って最も

強固な F5画分へと変化した。この傾向は赤色土で最も顕著であった。赤色土のように，初

期に交換態セシウムが多い土壌に関しては，水洗浄などの既存の手法がセシウム除去に効果

を発揮すると予想されるが，数ヶ月の経時によって難溶性セシウムが増え，除染はより困難

になると考えられる。 土壌においては，鉱物表面のSiOH基や腐植物質のカルボキシル基，

水酸基に由来する負電荷に速やかにセシウムの吸着が起こると考えられるが，これは徐々に

粘土鉱物層間の膨潤層を占めるカチオンとイオン交換し，脱水を経て固着されるものと考え

られる。粘土鉱物に対するセシウムの吸着は，迅速な可逆反応に続き，数週間から数ヶ月の

不可逆的な反応を経由することが報告されており[53, 66]，Comans et al.は数学的移動モデル

（3 ボックスモデル）[52]によって説明した。今回得られた土壌中セシウムの形態変化は，

交換態画分（F1）の減少と残渣態画分（F5）の増加という形で既報を支持･再現した[67]。 
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Figure 5-9: Comparative temporal distribution of cesium in the soil solid-phases. (a) size fraction of 

2000–212 μm (coarse sand). (b) size fraction of 212–63 μm (fine sand). (c) size fraction of < 63μm 

(silt and clay). F1: Exchangeable, F2: Acid soluble, F3: Reducible, F4: Oxidisable, and F5: Residual. 
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 褐色森林土，黒ボク土の SF-2，SF-3粒径画分では，F1 から F5 へのセシウムの形態変化

は 4～5 ヶ月目で僅かに認められるに留まった（Figure 5-9b, c）。これらの土壌画分に比較

的多く含まれる有機物は，粘土鉱物とセシウムの相互作用に干渉し，平衡到達までの時間を

長くすることが指摘されている[68]。またこれらの自然土壌に元来 10 mg/kg程度含まれてい

たセシウムは，その性質から初期から粘土鉱物層間（FES）に固定化されていた可能性が高

い。量的には CECのうち限られた割合を占めるに過ぎない FESが既に飽和されており，人

工添加セシウムの F1 から F5 への形態変化が遅く，また小規模に制限されたものと考えら

れる。このように，有機質に富む土壌や安定同位体のセシウムを多く含む土壌に飛来した放

射性セシウムは，FESへのアクセスが制限されるとともに，安定同位体による吸着サイトの

占有のために固定化が妨げられるものと推察される。 

5･3･4 : 模擬セシウム汚染土壌のキレート洗浄 

（1）キレート剤を含む溶液中のセシウム定量 

 黒鉛炉原子吸光分析装置(GF-AAS)によるキレート剤含有溶液中セシウムの分析において

は，キレート剤などの有機物がセシウム定量の妨害成分として働く可能性がある。そこで，

酸化剤の添加によってキレート剤を分解処理する方法を検討した。50 mM EDTAと 50 μg/L

セシウム 133を含む溶液を 1)未処理，2) 30%過酸化水素水添加，3)過酸化水素水添加+マイ

クロ波照射，4)過酸化水素添加+100 °C加熱のそれぞれの方法で前処理し，GF-AAS による

分析値とセシウム添加量の比を比較した。 

 キレート剤を含む溶液を未処理で GF-AASに供した場合，セシウムの定量値は 50 %前後

に減少した。酸化剤である過酸化水素を加えることで，定量値は 80 %を示した。過酸化水

素の作用により溶液中の EDTA が分解されたものと考えられる。マイクロ波照射，ホットプ

レート加熱の方法でそれぞれ過酸化水素の作用を促進させたところ，両者共にセシウムは定

量的に検出され，分析誤差はホットプレート加熱（±0.004 mg/L）<マイクロ波加熱（±0.008 

mg/L）であった。以上より本研究では，最適な前処理法として試料に過酸化水素水を添加し，

ホットプレート上で 3 時間加熱する方法を見出した。  
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Table 5-2: Recovery of cesium in chelant coexisting solution during GF-AAS analysis a 

Pretreatment Addition [mg/L] Detection [mg/L] Recovery b [%] 

Un-treated 

0.05 

0.026±0.005 53±10 

H2O2 dose 0.039±0.006 80±10 

H2O2 dose +  

Heating by microwave-assistantc 
0.054±0.008 110±20 

H2O2 dose + 

Heating by heating deviced  
0.055±0.004 110±8 

Coexisting EDTA = 50 mM, H2O2 concentration = 30 %, dose volume = 3 mL/ 1 mL of sample 

solution. an = 4; bRecovery was defined as “detection”/” addition”×100. cIrradiation power = 1400 

W, Irradiation time = 60 min, Max temperature = 240 °C. dHeating time = 180 min, Temperature = 

100 °C 
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（2）模擬汚染土壌中セシウムの化学形態とキレート洗浄 

 調製直後の模擬セシウム汚染土壌に対して，pH 7，50 mM EDTAによる洗浄を適用した。

また，洗浄前後のセシウムの化学形態を，化学的逐次抽出法に従って解析した（Figure 5-

10）。模擬セシウム汚染土壌に含まれるセシウムのうち，F1（交換態）と F2（炭酸態）に分

類されるセシウムは， pH 7の水洗浄により除去されることが示された。一方で，EDTA に

よる洗浄では，水洗浄で除去された F1，F2 に加えて F4（有機物態）の減少が認められた。 

 Tessier et al.らの分類による F4は，有機物吸着態以外に酸化的環境下で溶出する硫化物な

どの金属成分を含み[54]，難溶性金属塩の表面溶解に伴って，吸着したセシウムの溶離が進

行したものと考えられる。褐色森林土や黒ボク土において比較的多く含まれる F4画分のセ

シウムの除染に有効である可能性が示された。粘土+シルト画分のモデルセシウム含有土壌

におけるコントロール，キレート洗浄によるセシウム除去率は，それぞれ 49，63 % (赤土)，

34, 53 %(森林土)，31, 38 %(黒ボク土)であった(Figure 5-10)。キレート剤による洗浄効果が，

水のみによる洗浄に比べてセシウム除去能において有利であることが示された。 

（3）キレート洗浄におけるキレート剤のスクリーニング 

 シルト+粘土画分のモデル土壌に対するキレート洗浄の結果，水洗浄（Control: ctrl.）と比

較すると全てのキレート剤で比較的高いセシウム除去効果が得られた（Figure 5-11）。洗浄

剤の pH を弱酸性(pH 5)，中性(pH 7)，弱アルカリ性(pH 11)に調製したところ，中性と比較し

て弱酸性では水洗浄，キレート洗浄共にセシウム除去率の増加が認められた。セシウムの吸

着担体として働く金属塩の溶解や，水素イオンによるイオン交換がセシウムの溶離と脱着を

もたらしたものと考えられる。弱アルカリ性条件では，一部のキレート剤によりセシウムの

除去率は増加した。キレート剤の酸解離がキレート-金属錯体の生成定数を増加させ，土壌

鉱物を構成する金属塩がキレート錯体の生成を通じて溶解したためと推察される。 

 一方，鉄，マンガン等の土壌中に普遍的に認められる金属に対するキレート剤の錯生成定

数とセシウム除去率に明瞭な相関は認められなかった。鉱物表面へのキレート剤の吸着等に

起因する，錯形成以外の要因がセシウム除去率に影響を与えている可能性が考えられる。こ

こでは，セシウム除去率の大きなキレート剤として，HIDS および GLDA を見出した。 
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Figure 5-10: Comparison on distribution of cesium in the soil during EDTA-assisted washing 

treatment. (a) size fraction of 2000–212 μm (coarse sand). (b) size fraction of 212–63 μm (fine sand). 

(c) size fraction of < 63μm (silt and clay). (Removed): removed cesium by washing treatment, F1: 

Exchangeable, F2: Acid soluble, F3: Reducible, F4: Oxidisable, and F5: Residual. 
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Figure 5-11: Removal efficiency of cesium from artificial contaminated soil by chelant-assisted 

washing treatment. Soil size fraction: SF-3(Silt and clay), Concentration of chelant: 50 mM. (a) 

Redclay, (b) Leafmold, (c) Andosol, “Ctrl.” indicates water washing. 
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（4）塩化アンモニウム洗浄補助剤の効果 

 ここまで得られた知見から，キレート剤が鉱物粒子の溶解に伴ってセシウムの吸着担体を

溶解させ，土壌中セシウムの除去に水洗浄以上の効果を持つことが示された。一方，SSEに

よる分画で残渣態（F1）に分類されるような，FESに強く分配したセシウムの除去は容易で

はない。FESへのセシウムの選択性と強い吸着は，2：1 型層状ケイ酸塩の空孔とセシウムイ

オンのサイズが適合することと，セシウムイオンの水和エネルギーの小ささが関与している

[45]。従って同様に，水和エネルギーが小さく，かつセシウムイオンとサイズの類似したカ

リウム，アンモニウムイオンは，それぞれセシウムイオンと比較して 1/1000，1/200程度の

割合で FESに選択的に配置される[46]。特にアンモニウムイオンは，FESに配置したセシウ

ムの液相への溶脱に深く関係することが報告されている。たとえば，湖沼堆積物へのセシウ

ム 137の移行係数とアンモニウムイオン濃度には負の相関[69]が，また還元培養した底泥に

おいてアンモニウムイオンとセシウム 137イオン濃度に相関[70]が見出されている。同様に

Wauters et al.[71]は，高濃度のアンモニウムイオンが FESに固定されたセシウムの移動を亢

進させる可能性を指摘している。以上のことから，アンモニウムイオンはキレート剤の洗浄

補助剤として土壌中のセシウム除去に有用である可能性がある。 

 各土壌の SF-3画分を対象に，pH 5の 50 mM HIDSキレート剤と 50 mM 塩化アンモニウ

ム NH4Cl を含む洗浄剤を適用したところ，NH4Cl 水溶液は，HIDS 水溶液と同程度（褐色森

林土，黒ボク土）かやや低い（赤色土）セシウム除去率を示した（Figure 5-12）。一方で，

両者の混合溶液を土壌に適用したところ，それぞれを単独で用いた場合にくらべて 5～15 %

程度セシウム除去率が増加した。キレート剤によるセシウム吸着層の溶解と，アンモニウム

塩による FES の置換作用の協奏効果によってセシウムの除去が促進されたものと考えられ

る。 

（5）洗浄剤の最適組成 

 以上の検討から，セシウム汚染土壌に対する化学的洗浄剤の最適条件を次の様に定めた。

キレート剤：50 mM HIDS，洗浄補助剤：50 mM NH4Cl，pH：5，洗浄剤/土壌比：10 mL/g 
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Figure 5-12: Removal efficiency of cesium from artificial contaminated soil by chelant-assisted 

washing treatment. Soil size fraction: SF-3(Silt and clay). Concentration of HIDS: 50 mM, 

Concentration of NH4Cl: 50 mM, pH 5. 
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5･3･5 : 放射性セシウム汚染土壌（実試料）への適用 

 FDNPPから 34.4 km離れた福島県浪江町において採集した実試料に対して，前項 5････3････4 に

おいて決定された最適条件の洗浄操作を施し，放射性セシウムの除去効率を調べた。なお実

試料の

137Csに由来する放射能は 9600 Bq/kg，pH は 6.8，有機物含有量は 11.2±0.2 %であり，

外観および組成上の特徴から赤色土に類似する土壌であった。 

 γ線スペクトロメーターによる洗浄後土壌の放射能測定の結果，pH 5の水洗浄土壌では放

射能が 9 %低下しており，主に交換態に属すると思われるセシウム 137の除去が確認された

（Figure 5-13）。一方で，50 mM HIDSと 50 mM NH4Cl の混合洗浄液を適用した結果，セシ

ウム 137に起因する放射能は 59 %減少し，キレート剤とアンモニウム塩の洗浄効果が水を

用いた場合と比べて卓越していることが示された。 

 自然土壌中のセシウムの総物質量は，放射性核種（セシウム 134，137）と比べて安定同位

体のセシウム 133が圧倒しており，その量も 0～26 mg/kg程度である。そのため，洗浄薬剤

がセシウムの存在量に対して充分過剰に供給され，模擬セシウム汚染土壌以上に良好な洗浄

効果が示されたと考えられる。また最近の研究からは，FDNNP から飛散した放射性セシウ

ムの一部が水溶性の低い 2 μm ほどの粒子として飛散していることが指摘されている[42]。

土壌構成物に吸着された放射性セシウムは極めて移動性が低いことが知られている一方で，

このような粒子に付随するセシウムの挙動は，土壌，粘土への吸着とは異なる振る舞いを呈

する可能性が高く，ひいては人体への被爆可能性や化学的湿式洗浄に対する挙動が不明であ

る。今回の実試料では，模擬セシウム汚染土壌以上の洗浄効果が確認されており，化学洗浄

剤の開発において多様なセシウム汚染モデルを構築し，化学的洗浄メカニズムの知見を洗練

させる必要があると考えられる。  
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Figure 5-13: Comparison of 137Cs radio-activity among washed and un-treated contaminated soils. 

“% RE” is removal efficiency rate for 137Cs in soil. “Un-treated” soil is no treated soil. “Water” 

indicates a water washed soil. “HIDS+NH4Cl” is replaced to washed soil by 50 mM HIDS + 50 mM 

NH4Cl washing agent. Washing agent’s pH: 5, washing time: 24 h, washing temperature: 25 °C. 
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: 第 5 章のまとめ

本章では，キレート洗浄を放射性セシウム汚染土壌に適用し，低環境負荷かつ高機能な除

染手法を開発することを目的とした。まず安定同位体セシウム 133を人工的に含ませた模擬

汚染土壌を放射性セシウム 134，137汚染土壌のアナログに用い，逐次抽出法(SSE)に基づい

てセシウム汚染土壌におけるセシウム化学形態のエイジング効果とキレート洗浄の評価を

行なった。その上で抽出率の観点からキレート洗浄条件のスクリーニングと補助剤としての

アンモニウム塩の適用を検討した。最適組成の洗浄条件を実際の放射性セシウム汚染土壌に

適用し，本研究で開発した洗浄剤の効果を確かめた。得られた知見は次のとおりである。

1）黒鉛炉原子吸光装置によるセシウム定量条件を明らかにした。SSEで用いられる試薬

マトリクスに対しては，灰化温度：750°C，原子化温度：1900°C，マトリクス修飾剤：1 % 

硫酸が適用可能であった。ただし，マイクロ波加熱酸分解による土壌全分解溶液に対しては，

灰化温度：1050°C，原子化温度：2400°C，マトリクス修飾剤：1 % 硫酸を用いた上でマト

リクスマッチング法を用いることで全分解と分析操作における添加回収率 90～130 %を得

た。

2）模擬汚染土壌として，セシウム濃度 35～48 mg/kgの土壌を作成した。セシウム吸着量

と鉄，カリウム，有機物量に正または負の相関が認められたが，明瞭ではなかった。土壌中

のセシウムを SSEによって分画したところ，より微細な画分では難溶性のセシウムが多く，

更に土壌のエイジングによって最も易溶性である交換態セシウムは，より難溶性である形態

に移行した。

3）キレート剤である EDTA は，交換態，炭酸態，有機物態のセシウム溶出に水洗浄以上

の効果を示した。キレート剤による吸着担体の溶解に起因すると思われる。また最も洗浄効

果が高いキレート剤は 50 mM HIDSであり，金属成分の溶解性が大きくなる酸性条件下で最

も良好なセシウム除去効率を示した。

4）洗浄補助剤としての 50 mM 塩化アンモニウムは，HIDS とともに用いることでそれぞ

れを単独で用いる場合以上の洗浄効果を示した。層間に固定されたセシウムの除去により，
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キレート剤の働きを補助したものと推察される。

5）最適条件での洗浄を，福島県で採取したセシウム汚染土壌（実試料）に適用したとこ

ろ，水洗浄（除去率 9 %）以上の除去効果（59 %）を示し，本研究で開発したセシウム除染

方法の優位性が確認された。
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第 6 章：総括及び今後の展望 

Chapter6: GChapter6: GChapter6: GChapter6: General ceneral ceneral ceneral conclusion and future prospectsonclusion and future prospectsonclusion and future prospectsonclusion and future prospects    

 

6････1 :本論文の総括 

 本論文は，キレート剤による湿式抽出法（キレート洗浄）による固体廃棄物中金属元素の

分離に基づく廃棄物の再利用技術について論じたものである。資源枯渇，廃棄物問題の解決

において低エネルギー･低汚染の環境親和型の金属分離技術は根幹を担う重要な要素である。

本研究では，常温･常圧･広範な pH条件で利用可能かつ高い金属分離効率が期待できるキレ

ート洗浄を 3種類の廃棄物（製錬飛灰･鉱滓･汚染土壌）に適用することで有価金属の回収と

有害金属の除去を試み，それぞれの廃棄物に対して最適な金属分離プロセスを提案した。得

られた知見は，キレート化合物を用いた洗浄技術に留まらず，固体中金属元素の化学的湿式

分離技術の発展に広く貢献するものと期待される。 

6･1･1 :本研究によって得られた成果 

 第 1章では，本研究の背景に根ざす環境問題として資源と廃棄物，そしてそれらによる環

境汚染問題を取り上げた。また，これらの解決の一助となりうるキレート洗浄法について基

礎的な事項を取り上げ，本論文が実際の廃棄物に対するキレート洗浄のプロセス化を目的と

する旨を論じた。第 2章では，新規性の高い薬剤である生分解性キレート剤（2-ヒドロキシ

-3,3’-イミノ二コハク酸：HIDS，メチルグリシン二酢酸：MGDA，L-グルタミン酸-N,N-二酢

酸：GLDA）とレアメタルであるインジウムイオンの錯生成定数を電位差滴定から求め，

InEDTA-(24.93) > InEDDS-(22.19) > InMGDA(19.90) > InGLDA-(14.81) > InHIDS-(13.09)なる値

を得た。第 3章では，鉱滓廃棄物である鉛精錬ダスト（Lead-Smelting Dust, LSD；組成：イン

ジウム 2.64 %，鉛 40.6 %，亜鉛 5.7 %）に含まれるインジウムを選択的かつ穏和な条件で回

収することを試みた。キレート洗浄による金属成分の抽出は，抽出液の pHや金属成分の化
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学形態に強く影響を受けた。そこで LSDに 50 mM EDDS + 0.2 M NaOHからなる抽出剤を適

用し，インジウムを固相に濃縮するとともに含まれる鉛を選択的かつ定量的に除去した。続

く酸抽出と pH調整によって，インジウムを水酸化物として 88 %以上選択的に回収できた。

本章の提案するインジウム回収プロセスは加熱操作を要さず，また LSD重量の 40 %以上を

占める鉛の除去に効果が高いキレート洗浄を組み合わせることでインジウムの溶液化に必

要な酸抽出液の使用量削減に貢献した。第 4章では，キレート洗浄によって鋳物廃砂（Waste 

Foundry Sand, WFS）に含まれる重金属（e.g., 鉛，スズ，亜鉛）の除去と，有価金属である銅

の回収を行なった。キレート洗浄においては，金属の粒径，存在形態や遊離イオンの生成量

が抽出率に大きく影響を与え，粒径の大きな金属に対しては振盪や撹拌，粉砕といった物理

的エネルギーが抽出率向上に寄与することが明らかとなった。抽出剤として 0.2 M NaOHを

含む 50 mM EDTA, 0.3 M NH3を用いて WFSを 3 h, 3回洗浄したところ，銅，鉛，スズ，亜

鉛はそれぞれ>100, 81.2, 87.8, 55.3 %が除かれ，洗浄後の WFSは定められた環境基準値を満

たした。また WFSを pH 9の 50 mM EDTA,及び 0.3 M NH3洗浄液とともにボールミルで湿

式粉砕洗浄したところ，90 %以上の銅を 4 h以内に抽出可能であった。抽出液の電解製錬で

は，陰極上に銅 54 %からなる析出物を回収した。キレート洗浄に基づいて WFSに含まれる

金属成分を分離し，土木，建設資材としての砂の再利用と金属資源として銅の回収をそれぞ

れ達成した。第 5章では，キレート洗浄を放射性セシウム汚染土壌に適用した。安定同位体

セシウム 133 を含む模擬汚染土壌に対してセシウムの化学形態とキレート洗浄率を調べた

ところ，キレート洗浄は交換態，炭酸態，有機物態のセシウム溶出に水洗浄以上の効果を示

した。また生分解性キレート剤である HIDS は，pH 5 で最も良好なセシウム除去効率を示

し，洗浄補助剤（塩化アンモニウム）存在条件でセシウム汚染土壌（実試料）に対して水洗

浄（除去率 9 %）以上の除染効果（59 %）が認められた。土壌中でセシウムが吸着する鉱物

表面に HIDS が作用し，表面置換やそれに伴う鉱物表面の溶解を経てセシウムが抽出された

ものと考えられる。 
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6･1･2 :キレート洗浄のメカニズム 

 廃棄物に対するキレート洗浄では，水洗浄と比較して大きな金属抽出量が得られ，キレー

ト剤の添加量と金属抽出量は正の相関関係を示したことから両者の錯形成反応が示唆され

た。キレート洗浄による抽出率は金属成分の化学形態に影響を受け，溶液の pHによって大

きく変化した。例えば，アルカリ性条件（0.2 M NaOH）のキレート洗浄を鉛精錬ダストに適

用することで，インジウムを固相に濃縮しつつ夾雑物の鉛を定量的に除去できた。キレート

洗浄の抽出効率は固相から金属イオンが溶液相に拡散する過程に依存し，鋳物廃砂中の銅の

ように大きな金属粒子に対しては，激しい振盪やボールミルによる粉砕などの物理的作用に

より抽出速度が大きくなった。またヒドロキシド錯体やアンミン錯体の生成は金属イオンの

溶解を促進し，さらに溶液中で安定なキレート錯体に配位子置換されることで金属成分の抽

出を補助した。以上から，キレート剤は，主にバルク溶液に存在する遊離の金属イオンと反

応し，溶解平衡の移動を通して難溶性金属塩の溶解度を増加させたと考えられる。このとき，

粉砕は固液界面の表面積を増加させ，抽出補助剤の添加や強い撹拌は金属イオンのバルク溶

液への拡散を促進することで抽出を促進すると考えられる。 

 一方で，一部のキレート洗浄条件では上記のメカニズムでは説明できない現象が認められ

た。第 3章では，鉛精錬ダスト中のインジウムが 0.2 M NaOH条件において生分解性キレー

ト剤である HIDS によってのみ抽出された[1]。第 2章では HIDS とインジウムの錯生成定数

が導かれたが，その値は EDTA と比べて 1010
程度小さく，鉛精錬ダストの抽出で見られた

現象を溶液中での錯生成反応で説明することが困難であった。興味深いことに HIDS は，鋳

物廃砂中のスズ（第 4章），汚染土壌中のセシウム（第 5章），ヒ素の洗浄[2]においても他の

キレート剤以上の抽出効果を示した。HIDS は，キレート剤と安定な錯体を形成しないアル

カリ金属（セシウム）イオンやオキソアニオン（ヒ酸）に対しても有効な抽出剤として働く

ことから鉱物表面への吸着置換や溶解など溶液中での錯体形成以外の化学反応によってこ

れらの成分を溶液中に拡散させている可能性が高い。 
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6････2 : 今後の展望 

 本研究では，キレート洗浄の本質が水溶性錯体の形成により穏和な条件下で廃棄物中金属

成分の溶解平衡を移動させる点にあることを見出し，金属イオンの拡散を促すことで，キレ

ート洗浄による金属分離が促進可能だった。また，一部の条件では直接キレート錯体を形成

しない成分に対してもキレート洗浄の有効性が確認できた。本研究で得られたキレート洗浄

に関する知見やメカニズムを多様な廃棄物に適用することで，資源･廃棄物問題に対する解

決の一助となり，持続可能な社会の形成に貢献すると期待できる。 
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and 3-hydroxy-2,2 '-iminodisuccinic acid (HIDS) in aqueous solution, J. Chem. Eng. Data, 

57 (2012) 2723-2732. 

11) A. Manaka, H. Sawai, Y. Sato, S. Igarashi, On-off type micro-plate visual determination of 

residual chlorine in tap water, Bunseki Kagaku, 61 (2012) 777-781. 

12) Z.A. Begum, I.M.M. Rahman, Y. Tate, H. Sawai, T. Maki, H. Hasegawa, Remediation of 

toxic metal contaminated soil by washing with biodegradable aminopolycarboxylate 

chelants, Chemosphere, 87 (2012) 1161-1170. 

13) A. Manaka, H. Sawai, M. Tafu, T. Toshima, Y. Serikawa, T. Chohji, A simple preprocessing 

method using ion exchange resins for the analysis of fluoride content in gypsum, J. Ecotech. 

Res. 16 (2011) 47-50. 
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Achievements 
 

2: 査読なし原著論文 

 

1） 澤井澤井澤井澤井    光光光光, I.M.M. Rahman, 長谷川 浩, 生分解性キレート剤による放射性セシウム

汚染土壌洗浄法の開発, ケミカルエンジニヤリング, 61 (2016) 66-71. 

 

3: 書籍 

 

1） Z. A. Begum, I. M. M. Rahman, H. Sawai , H. Hasegawa, Chemical-induced washing 

remediation of metal-contaminated soils, in: H. Hasegawa, I.M.M. Rahman, M.A. Rahman 

(Eds.) Environmental remediation technologies for metal-contaminated soils, Springer 

Japan KK, Tokyo, Japan, 2015, pp. 197-218. 

2)  I. M. M. Rahman, Z. A. Begum, H. Sawai, Solidification/stabilization: A remedial option 

for metal-contaminated soils, in: H. Hasegawa, I.M.M. Rahman, M.A. Rahman (Eds.) 

Environmental remediation technologies for metal-contaminated soils, Springer Japan KK, 

Tokyo, Japan, 2015, pp. 125-146. 

 

4: 特許 

 

1) 特願 2014-194423，汚染土壌の処理方法；長谷川浩，澤井光澤井光澤井光澤井光，塚越義則，石渡寛之 

2) 特願 2014-096794，鋳物廃砂中の有害金属の除去方法；長谷川浩，澤井光澤井光澤井光澤井光，塚越義

則，若林友弥 
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5: 学会における優秀発表賞（筆頭･国際会議/全国大会以上） 

 

1) Good Student Award, Simple analysis for fluoride in gypsum by ion exchange resin and 

absorptiometry with lanthanum-alizarine complexone, 16th Asian Symposium on 

Ecotechnology (Dalian, China)2009.10.22 

2) 若手講演ポスター賞, イオン交換樹脂を用いる難溶性無機塩の高速溶解現象に基

づくセッコウ中不純物のオンサイト分析法の開発，日本分析化学会第 71回分析化

学討論会,（島根大学松江キャンパス 島根）2010.5.15 

3) Best Presentation Award, Simple determination of fluoride compounds in the gypsum using 

ion exchange resin dissolution，17th Asian Symposium on Ecotechnology (Kurobe, Toyama, 

Japan)2010.11.17 

4) 若手ポスター賞, 非鉄精錬ダストに含まれるレアメタルの化学的抽出法の開発，日

本分析化学会第 60年会, (名古屋大学東山キャンパス 愛知)2011.9.14  

5) Excellent Research Award for International Session, Decontamination of Heavy-Metal-

Laden Waste Foundry Sand using Chelant-Assisted Washing Treatment，The 25th Annual 

Conference of Japan Society of Material Cycles and Waste Management, (Hiroshima 

Institute of Technology, Hiroshima, Japan) 2014.9.15 

6) 若手優秀ポスター賞，土壌中セシウムの化学形態解析とキレート剤による湿式洗浄

の適用，日本分析化学会第 63年会，（広島大学東広島キャンパス，広島）2014.9.17 
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Achievements 
 

6: 学会における優秀発表賞（筆頭･地方大会） 

 

1） 優秀発表賞, 電位差滴定による生分解性キレート剤とインジウムイオンの錯生成

定数の決定, 日本分析化学会中部支部「分析中部･ゆめ 21」若手交流会第 15回高山

フォーラム (高山市図書館“煥章館”，岐阜)2015.11.14 

2） 優秀発表賞, 非鉄精錬ダスト中インジウムの回収を目的としたキレート洗浄法の

検討,  日本分析化学会中部支部「分析中部･ゆめ 21」若手交流会第 11回高山フォ

ーラム (高山市図書館“煥章館”，岐阜)2011.11.12 

 

7: 依頼講演 

 

1） 澤井澤井澤井澤井 光光光光，廃棄物の資源化を可能にする金属分離技術としてのキレート抽出法の開

発，第 33回分析化学中部夏期セミナー･ポスドク，プレドク依頼講演（いこいの村 

磯波風，富山市，富山）2014.9.4 

2） 澤井澤井澤井澤井 光光光光，土壌中セシウムの化学形態における経時変化解析，PerkinElmer For the 

Better Forum2014（六本木アカデミーヒルズ 49，港区，東京）2013.11.20 


