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化または還元して低沸点で揮散させ（塩化揮発、還元揮発）、

溶融飛灰に分離濃縮することができる技術である1）。都市ごみ

の焼却灰、飛灰はClを数～数十％含有するため、都市ごみ焼

却灰、飛灰の溶融施設では、特段の薬剤添加なしにアルカリ

金属、重金属の大部分を溶融飛灰中に分離濃縮できており、

それを活用して、溶融飛灰をZn、Pbなどの非鉄製錬原料とし

てリサイクルする動きが推進されている 2）。また、都市ごみ焼却

灰、飛灰を廃プラスチックなど可燃物と混合溶融処理すること

で、重金属の分離濃縮効率を高めることができることも分かっ

ている3）。

Csもアルカリ金属の一種であるため、同様の機構による溶

融飛灰への分離濃縮が可能であると考える。しかし、Csに関し

1．はじめに
東日本大震災の発生により、福島第一原発から大量の放射

性セシウム（Cs）が周辺地域に飛散し、Csが集約された都市ご

み焼却灰、飛灰、下水汚泥及びその焼却灰、除染廃棄物（土

壌、農林系バイオマス）など固形物の処理が喫緊の課題となっ

ている。Csの処理方法としては、①埋立処分による貯留保管、

②セメント原料などへの有効利用、③焼却などによる減容（濃

縮）化と集中管理、④分離濃縮による減容化と高度集中管理

などが考えられるが、溶融技術は④の分離濃縮が可能な熱処

理技術である。

溶融技術は、処理物に塩化物や可燃物を共存させることに

より、アルカリ金属や重金属を1300 ～1400 ℃の炉内で塩素
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て溶融炉内での揮散挙動を系統的に調査した研究は少なく4）、

未解明な部分が多い。そこで、本研究では、非放射性Csを加

えた都市ごみ焼却灰、下水汚泥焼却灰、土壌を試験対象と

し、揮散促進剤として塩化物、可燃物を添加した各種条件に

ついてラボスケールでの溶融試験を行い、Csの揮散特性を調

査した。また、塩化物と可燃物の双方を含有する廃塩化ビニル

について、揮散促進剤としての効果を検証した。

2．試験方法
（1）Cs 分離対象（基材）

Cs 分離対象である基材は、都市ごみ焼却灰（以下、ごみ灰

と略記）、下水汚泥焼却灰（以下、下水灰と略記）及び土壌の

三種とした。ごみ灰にはストーカ式都市ごみ焼却炉から排出さ

れた焼却主灰、下水灰には流動床式下水汚泥焼却炉から排出

された流動灰、土壌には水田表層から採取した作土層土壌を

それぞれ用いた。いずれも、乳鉢で粗粒分を粉砕して 2 mm
未満とした後、非放射性Cs2CO3 試薬（シグマアルドリッチジャ

パン（株）、特級）を内数の重量ベースで0.5％添加し（以下、

添加条件はすべて内数）、薬さじで十分に撹拌混合して基材

とした。Cs2CO3 添加濃度 0.5％については、放射性Cs（137Cs）
に換算すると13.1兆 Bq/kg に相当し、実際の処理対象物の

Cs 含有濃度と比べると高いが、溶融炉内でのCs 気固分配比

はCs 含有濃度に依存しないと考え、本研究では添加したCs
の99.9％が揮散しても定量可能な濃度として設定した。

表1に、基材の組成を示す。Si は JIS K 0101（1998）に準

拠して分析を行った。試料を硝酸、過塩素酸で加熱分解し

SiO2、Al2 O3 以外を溶解した後、懸濁液を5 Bろ紙でろ過して

固液分離を行った。得られた固体をろ紙ごと1000 ℃で1時間

燃焼した後、フッ化水素酸でSiO2 のみを加熱揮散させ、その

減少重量から濃度を算出した。Ca、Al、Fe、P、Na、K、Zn、Pb
は底質調査方法（H24 環水大水発120725002号）に準拠し

て分析を行った。試料を硝酸、過塩素酸、フッ化水素酸で加

熱分解（Alのみ更にピロ硫酸ナトリウムで加熱融解）し、P以

外についてはICP発光分光分析計（（株）リガク、CIROS-120）
により、Pについては吸光光度計（（株）日立製作所、U-1500）
により定量した。Cs は硝酸、過塩素酸、フッ化水素酸により

加熱分解し、ICP-MS（エスアイアイ・ナノテクノロジー（株）、

SPQ9500）により定量した。ClはJIS R 5202 21（1996）に準

拠し、硝酸、過酸化水素で加熱分解し、吸光光度計（同上）

により定量した。未燃 Cは試料 0.1 g を塩酸（1＋1）20 mL
中で 1 h 加熱して炭酸塩を除去し、固液分離、乾燥を行った

後、炭素・硫黄分析装置（LECOジャパン㈱、CS230）によ

り定量した。

主要組成は基材種により異なった。ごみ灰はCaO 濃度が高

く、下水灰は FeO及び P2 O5 濃度が高く、土壌は SiO2 濃度

が高かった。アルカリ金属及び重金属の濃度は、どの基材も同

程度であった。Cs 濃度は、ほぼ添加量通りであった。Cl 濃度

はごみ灰のみ1.9％と高かったが、下水灰、土壌は数百mg/
kgレベルで低かった。未燃 C 濃度は、土壌が稲藁の鋤こみ、

堆肥の施用、生物の死骸、糞などにより供給される有機分を

含むため、焼却処理を経ているごみ灰、下水灰よりも高かっ

た。比較参考のために都市ごみ焼却 10 施設のごみ灰組成平

均値、下水汚泥焼却 3 施設の下水灰組成平均値、真砂土（風

化花崗岩）の組成を併記した。微量元素のPb については、

地域、季節によるばらつきが見られ、本研究で用いたごみ灰

基材の濃度は 10 施設平均値よりも低く、土壌基材の濃度は

真砂土よりも高かったが、主要組成については同程度の値で

あった。

（2）揮散促進剤
Cs 揮散促進のための添加薬剤には、塩化揮発を促進する

塩化物と還元揮発を促進する可燃物の二種を用いた。塩化物

としては、非鉄製錬業で一般的に塩化揮発剤として使用され

ているCaCl2 試薬（シグマアルドリッチジャパン（株）、特級）

表1　基材の組成

名 称
SiO2 CaO Al2O3 FeO P2O5 Na K Cs Zn Pb Cl 未燃 C

％ (dry） mg/kg (dry) ％ (dry）

都市ごみ焼却灰 31.2 27.2 13.1 2.4 3.3 3.0 1.7 4,000 2,700 120 1.9 0.43 

下水汚泥焼却灰 27.2 7.2 13.0 13.9 22.2 1.2 2.1 3,700 5,600 230 0.05 0.14 

土壌 62.3 2.2 13.4 4.6 0.2 1.2 1.1 3,900 130 140 0.04 1.39 

参考

都市ごみ焼却灰 

（10施設平均値）
35.5 23.0 17.6 4.7 2.5 2.9 1.4 - 2,800 550 1.2 0.51 

下水汚泥焼却灰 

（3 施設平均値）
24.2 10.6 9.8 18.7 23.8 0.8 1.9 - 4,000 230 0.03 -

土壌（真砂土） 67.8 2.5 11.7 3.6 0.1 2.1 2.0 - 110 60 0.03 -
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を用いた。可燃物としては、固定炭素が多く、還元効果が高

い活性炭試薬（シグマアルドリッチジャパン（株）、特級）を用

いた。

また、一部条件では揮散促進剤として廃塩化ビニルを用い

た。塩化ビニルは上水道用パイプや農業用フィルムなど国内

向けに年間 103万 t （2012 年）出荷されているが5）、廃塩化ビ

ニルのリサイクルは進んでおらず、早急な有効利用法の確立が

望まれている。廃塩化ビニルは、塩化物と可燃物の双方を含

有する材料であり、本溶融システムにおいて揮散促進剤の代

替として活用可能であると考えられたため、本研究では、上水

道用パイプの市中リサイクル品（2 mm 未満に切断したもの）を

用い、その揮散促進剤としての効果を検証した。組成を表 2
に示す。水分は105 ℃、2 hの乾燥前後の重量変化から、可燃

分及び灰分は815 ℃、2 hの焼却前後の重量変化からそれぞれ

算出した。C、H、NはCHNコーダ（（株）パーキンエルマー、

2400Ⅱ）により定量した。S、ClはJIS M 8813（2004）に準拠

し、エシュカ合剤（MgO と Na2CO3 の混合物）で加熱融解し、

Sについては ICP発光分光分析計（同上）により、Cl について

は吸光光度計（同上）により定量した。Oは可燃分からC、H、

N、S、Clを差し引いて算出した。

（3）試験条件
表 3に試験条件を示す。ごみ灰、下水灰、土壌の各基材に

ついてCaCl2、活性炭を数水準で単独添加または混合添加し

た条件で試験を実施し、それらのCs 揮散促進効果を調査し

た。また、ごみ灰と下水灰については、廃塩化ビニルを10％、

20％添加した条件で試験を実施し、廃塩化ビニルの揮散促進

効果についても検証した。加熱温度、加熱時間は回転式表面

溶融炉を模擬し、それぞれ1350 ℃、15 minで共通とした。回

転式表面溶融炉では、耐火物の保護と燃料削減のために、融

点が高い処理物に対しては、溶融処理温度が1250 ～1350 ℃

となるように塩基度調整剤を添加して処理を行っている6）。

（4）試験方法
図 1に示す通り、試料を舟形の磁性アルミナボート（W 20

mm ×  L 150 mm ×  H 12 mm）に長さ 120 mmで充填し、

1350 ℃に調整した電気マッフル炉（（株）共栄電気炉製作所、

SiCヒータ、炉室空間 W 300 mm ×  D 400 mm ×  H 300
mm）に挿入し、15 min 保持して溶融した。炉内雰囲気は、炉

下部からの流入空気による自然対流で概ね空気雰囲気に保持

表 2　廃塩化ビニルの組成

表 3　試験条件

名称
水分 灰分 可燃分 C H N O T-S T-Cl

％ ％ (dry) ％ (dry)

廃塩ビ 0.4 1.1 98.9 38.5 4.7 0.03 1.4 0.04 54.2 

(A) ごみ灰

No. 区分 試料配合（重量ベース）

1-1

塩化物 

添加

基材 100％

1-2 基材 95％＋ CaCl2 5％

1-3 基材 90％＋ CaCl2 10％

1-4 基材 80％＋ CaCl2 20％

1-5
可燃物 

添加

基材 95％＋活性炭 5％

1-6 基材 90％＋活性炭 10％

1-7 基材 80％＋活性炭 20％

1-8
混合添加

基材 80％＋ CaCl2 10％＋活性炭 10％

1-9 基材 60％＋ CaCl2 20％＋活性炭 20％

1-10 廃塩化 

ビニル

基材 90％＋廃塩化ビニル 10％

1-11 基材 80％＋廃塩化ビニル 20％

（A）（B）（C） いずれも、温度：1350 ℃　時間：15min で試験

(B) 下水灰

No. 区分 試料配合（重量ベース）

2-1

塩化物

添加

基材 100％

2-2 基材 95％＋ CaCl2 5％

2-3 基材 90％＋ CaCl2 10％

2-4 基材 80％＋ CaCl2 20％

2-5 基材 70％＋ CaCl2 30％

2-6 可燃物

添加

基材 95％＋活性炭 5％

2-7 基材 90％＋活性炭 10％

2-8
混合添加

基材 60％＋ CaCl2 30％＋活性炭 10％

2-9 基材 50％＋ CaCl2 30％＋活性炭 20％

2-10 廃塩化

ビニル

基材 90％＋廃塩化ビニル 10％

2-11 基材 80％＋廃塩化ビニル 20％

(C) 土壌

No. 区分 試料配合（重量ベース）

3-1

塩化物 

添加

基材 100％

3-2 基材 90％＋ CaCl2 10％

3-3 基材 80％＋ CaCl2 20％

3-4 基材 70％＋ CaCl2 30％
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されていた。15 min 経過後、アルミナボートを炉内から取出し、

空気中で自然冷却した後、スラグをアルミナボートから分離し、

各元素の含有濃度を分析した。分析方法は、基材の分析方法

と同一とした。溶融前後の重量及び含有濃度から、（1）式に

より各元素の揮散率を算出した。

揮散率(%)＝(1－
スラグ重量×スラグ中含有濃度

試料重量×試料中含有濃度 )×100 …（1）

3．結果と考察
（1）揮散促進剤未添加条件での揮散率

図 2に、ごみ灰、下水灰、土壌の各基材における揮散促

進剤未添加条件での各元素の揮散率を示す。揮散率が負値に

なっている元素があるが、揮散率がゼロに近い条件では試験

前後の元素含有濃度がほぼ同程度であり、両者のわずかな差

が揮散率の値に影響してしまうため、手分析における±5％程

度の分析誤差で試験前後の含有濃度がわずかに逆転してしま

い、負の揮散率になったと考えられる。

鉱物元素（Si、Ca、Al、Fe）については、いずれの基材にお

いても揮散は見られなかった。Csを含むアルカリ金属元素（Cs、
K、Na）については、ごみ灰においてのみ有意な揮散が見られ、

Cs 揮散率は 83.7％と高い値を示した。ごみ灰はClをNaCl、
KClなどの形態で1.9％含んでいるため 7）、薬剤未添加条件で

もごみ灰中のNaCl、KCl が揮散促進剤として作用してHCl、
Cl2 などのガスを生成し、Csを塩素化、揮散させたと考えられ

る。重金属元素（Zn、Pb）については、土壌においてのみ有

意な揮散が見られた。土壌は未燃 C 濃度が1.39％と他基材よ

りも高かったことから、その有機分によりZn、Pb の一部が還

元され、揮散したのではないかと考えられる。

（2）CaCl2 添加による Cs 揮散の促進
図 3に、各基材にCaCl2 を10％添加した条件での各元素

の揮散率を示す。鉱物元素はCaCl2 を添加しても揮散率が低

いままだったが、アルカリ金属元素、重金属元素はCaCl2 添
加により揮散率が増加した。図 4 に、試料中Cl 濃度とアルカ

リ金属元素の揮散率との関係を示す。ごみ灰、下水灰、土壌

いずれの基材においてもCaCl2 添加濃度が高いほどアルカリ

金属元素の揮散率は高かったことから、CaCl2 はCs 揮散促進

効果を有することが分かった。Cs 揮散率を 90％以上とするた

めの必要添加量は、ごみ灰で CaCl2 5％（＝試料中Cl 濃度

4.5％）、下水灰で CaCl2 30％（＝試料中Cl 濃度 19.2％）、

土壌で CaCl2 20％（＝試料中Cl 濃度 12.8％）であった。重

金属元素についても、図 5に示す通り、アルカリ金属元素と

同様に揮散促進効果が見られた。試料中Cl 濃度が5％以下

の領域では Zn 揮散促進の程度が緩やかであったが、揮散率

が低い条件では、前項で述べた通り手分析誤差により揮散率

のばらつきが見られるため、その影響が大きかったと考えられる。

アルカリ金属の揮散率を元素別に比較すると、原子番号が

大きい元素ほど高くCs＞K＞Naの序列が見られた。表 4
に、各元素の塩化物の融点を示す。揮散率が高かった高原子

量の元素ほど塩化物の融点が低いことから、溶融温度におけ

る各アルカリ金属塩化物の蒸気圧の違いに起因した序列で

あったと考えられる。

また、試料中Cl 濃度が同程度の条件における各基材の結

図 1　試料の充填状態

図 2　揮散促進剤未添加条件での各元素揮散率

試料 アルミナボート
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果を比較すると、基材種によりアルカリ金属元素の揮散率が

異なり ごみ ＞ 下水 ≒ 土壌 の序列が見られた。試験にお

ける試料形状、加熱温度、加熱時間の条件は一定であり、ま

た溶融により均質な融体とするため加熱前存在形態の違いの

影響は小さいと思われたことから、この序列の主因はスラグ塩

基性の違いであると考えた。溶融スラグは多成分系の酸化物

ガラスであり、構成酸化物は SiO2、P2O5 などの酸性酸化物（酸

素と架橋して強固な結合でガラスの網目を形成）とCaO、

Cs2O、K2O、Na2Oなどの塩基性酸化物（酸素と架橋せずに

電気的中和によりガラスの網目を修飾）に大別される8）。酸性

酸化物に含まれる架橋酸素は電子供与性（有効電荷）が低く、

塩基性酸化物に含まれる非架橋酸素は電子供与性が高い。

塩基度は、酸性酸化物に対する塩基性酸化物の量比を反映

した指標であり、塩基度が増加して塩基性酸化物の比率が増

えると、非架橋酸素の比率が増加して非架橋酸素1個当りの

電子供与性が低下するため、Cs などアルカリ金属原子は相対

的に酸素との結合力が低下し、揮散しやすくなると考えられる。

そこで、薬剤未添加条件で溶かした各基材のスラグについ

て塩基度を算出、比較した。塩基度としては、通常、CaO/
SiO2 重量比を用いるが、ここではSiO2、CaO以外の成分の影

響も評価可能な光学的塩基度を用いた。光学的塩基度とは、

Duffyと Ingram が、紫外光吸収ピークがガラス組成に対して

敏感に変化することに注目し、多成分系酸化物ガラスについて、

ガラスの組成とそれらを構成するカチオンの電気陰性度とから

（2）式により導き出した塩基度である9）。幅広い元素の影響を

加味できるのが特長であり、通常の塩基度と同様、値が大き

いほど塩基性が高いことを示す指標である。

光学的塩基度Λ＝1－Σ z ir i
2 (1－　　）1

γ i
 …………………（2）

ただし、γ i ＝ 1.36(χ i － 0.26)
z i：i 種カチオンの原子価

r i：酸素 1個当たりの i 種カチオン数

χ i：i 種カチオンの電気陰性度

その結果、ごみ灰スラグの光学的塩基度が 0.63、下水灰ス

ラグ、土壌スラグの光学的塩基度がどちらも0.51と算出され、

揮散率の序列と符合した。さらに、検証のためにごみ灰にSiO2

試薬（シグマアルドリッチジャパン（株）、特級）を 20％、 図 4　試料中 Cl 濃度とアルカリ金属揮散率との関係

表 4　アルカリ金属塩化物の融点、沸点

物質名 分子量 融点 沸点

CsCl 168.4 645℃ 1295℃

KCl 74.6 776℃ 1500℃

NaCl 58.4 800℃ 1413℃
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40％添加し、意図的に塩基度を下げて下水灰、土壌に近付

けた条件で試験を実施した。結果を図 6に示すが、スラグの

塩基度低下に伴いアルカリ金属元素の揮散率も低下する結果と

なった。したがって、Cl 濃度が同一条件下での基材間の揮散率

の違いの主因は、スラグ塩基度の違いであると考えられる。

（3）活性炭添加によるCs 揮散の促進
ごみ灰、下水灰に活性炭を添加した条件での試料中C 濃

度とアルカリ金属元素の揮散率との関係を図 7に、重金属元

素の揮散率との関係（ごみ灰のみ）を図 8にそれぞれ示す。ア

ルカリ金属元素については、活性炭を添加しても揮散率は増

加しなかったのに対し、重金属元素については、活性炭添加

率の増加と共に揮散率も増加し、明確な揮散促進効果が見ら

れた。重金属元素は活性炭添加により比較的容易に金属単体

に還元されるため揮散が促進されたが、アルカリ金属は一価

形態が安定で金属単体への還元が起こりにくいため、揮散が

促進されなかったと考えられる。

（4）CaCl2 と活性炭の混合添加によるCs 揮散の促進
ごみ灰、下水灰にCaCl2と活性炭を混合添加した条件での

Cs 揮散率を図 9に、Zn 揮散率を図 10 にそれぞれ示す。Csに
ついては、前項で述べた通り活性炭の単独添加では揮散は促

進されなかったが、CaCl2と混合添加することにより、揮散促

進効果が発現する結果となった。還元揮発が起こらなかったこ

とを考慮すると、活性炭添加により試料近傍の酸素分圧が低

下し、塩化物への移行が相対的に進み、塩化揮発が促進さ
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れたためと考えられる。混合添加の結果として高い Cs 揮散率

が得られ、ごみ灰で CaCl2 10％＋活性炭 10％添加、下水灰

で CaCl2 30％＋活性炭 20％添加の条件で 99％以上の揮散

率となった。Znについても、活性炭をCaCl2と混合添加する

ことにより更に揮散率が増加した。

（5）廃塩化ビニルの揮散促進剤としての適用
ごみ灰、下水灰に廃塩化ビニルを添加した条件での試料中

Cl 濃度とCs 揮散率との関係を図 11に、Zn 揮散率との関係

を図 12にそれぞれ示す。CaCl2 添加条件の結果と併記する。

廃塩化ビニルは、CaCl2と異なり200 ～300 ℃の低温で分解

ガス化するため、Cs 揮散促進への寄与はCaCl2 よりも低いと

予想したが、Cs 揮散率はCaCl2 添加条件とほぼ同程度に高

かった。Zn 揮散率も、下水灰ではCaCl2 添加条件と同程度

であり、ごみ灰においてはむしろ廃塩化ビニル添加条件の方

が高い結果であった。廃塩化ビニルはCl だけでなくCも含有

しているため、ごみ灰においてはその混合添加効果が表れた

のではないかと考えられる。したがって、廃塩化ビニルはCaCl2
と同程度の十分なCs 揮散促進効果を有しており、CaCl2 の代

替薬剤として活用可能であることが分かった。

4．結論
都市ごみ焼却灰、下水汚泥焼却灰、土壌を基材とし、揮散

促進剤として塩化物、可燃物を添加した各種条件についてラ

ボスケールでの溶融試験を行い、Csの揮散特性について以下

の結果を得た。

薬剤未添加条件においては、Clを含有する都市ごみ焼却灰

ではCsの揮散が起こったが、Clを含有しない下水汚泥焼却灰、

土壌においては揮散が起こらなかった。

CaCl2 の添加により、全基材ともアルカリ金属（Cs、K、

Na）、重金属（Zn、Pb）の揮散率は一様に増加し、CaCl2 は

塩化揮発促進によるCs揮散促進効果を有することが分かった。

アルカリ金属の元素別揮散率は、原子番号が大きい元素ほ

ど高く、Cs＞K＞Naの序列となり、塩化物融点の序列と符

合した。

基材種によりCs 揮散率は異なり、ごみ灰 ＞ 下水灰 ≒

土壌 の序列となった。スラグ塩基度の違いが主因であり、ご

み灰は他基材に比べてスラグ塩基度が高かったため、Cs 揮散

率が高かったと考えられる。

活性炭の添加により、重金属は揮散率が増加したが、アル

カリ金属については揮散促進効果が見られなかった。アルカリ

金属は金属単体への還元が起こりにくく、還元揮発が促進され

なかったためと考えられる。

図 8　試料中 C 濃度と重金属揮散率との関係（ごみ灰）
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活性炭をCaCl2と混合添加することにより、アルカリ金属に

ついても揮散促進効果が発現し、99％以上のCs 揮散率が得

られた。活性炭添加により試料近傍の酸素分圧が低下し、塩

化物への移行率が上がったためと考えられる。

廃塩化ビニルは揮散促進効果がCaCl2と同程度であり、揮

散促進剤として有効であることが分かった。
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和 文 要 約
東日本大震災の発生により大量の放射性セシウム（Cs）が福島周辺地域に飛散し、Csが集約された固形物の処理が喫緊の課題と

なっている。溶融技術は、処理物に塩化物や可燃物を共存させることにより、アルカリ金属や重金属を炉内で塩素化または還元し

て揮散させ、溶融飛灰として分離濃縮することができる。Csもアルカリ金属の一種であり、同様の機構による分離濃縮が可能であ

ると考えられたため、本研究では、非放射性Csを加えた都市ごみ焼却灰、下水汚泥焼却灰、土壌を試験対象としたラボスケール

での溶融試験を行い、Csの揮散特性を調査した。その結果、塩化物としてCaCl2 を添加すると、全対象物においてアルカリ金属、

重金属は揮散が促進され、CaCl2 は塩化揮発によるCs 揮散促進効果を有することが分かった。アルカリ金属の揮散率は原子番号が

大きい元素ほど高く、スラグの塩基度が高い対象物ほど高かった。また、可燃物として活性炭を添加すると、重金属は揮散が促進

されたが、アルカリ金属は揮散が促進されなかった。しかし、活性炭をCaCl2と混合添加することにより、アルカリ金属についても

揮散促進効果が発現し、99％以上のCs 揮散率が得られた。活性炭添加により試料近傍の酸素分圧が低下し、塩化物への移行率

が上がったためと考えられる。さらに、塩化物と可燃物の双方を含有する廃塩化ビニルについて、揮散促進剤としての効果を検証し

たところ、廃塩化ビニルの効果はCaCl2と同程度であり、揮散促進剤として十分に有効であることが分かった。
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