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もられており
1）、30年後の県外最終処分を考慮すると、安全性、

経済性の観点からも処分量低減のため除去土壌等の減容が求

められている。国は、2015年 7月に「中間貯蔵除去土壌等の

減容・再生利用技術開発戦略検討会」を設置し、除去土壌等

の減容・再生利用に関する技術開発ならびに減容処理後の

浄化物の再生利用を推し進めており、処理後に得られる8,000 
Bq/kg以下の浄化物を管理主体や責任主体が明確となってい

る一定の公共事業等に限定し再生利用する方針を打ち出して

いる
2）。

1．はじめに
2011年3月11日に発生した東日本大震災は、東京電力福島

第一原子力発電所での事故に伴う、放射性物質による汚染問

題を引き起こした。除染に伴い、放射性物質に汚染された除

去土壌や除染廃棄物（以下、除去土壌等）が発生しているが、

現時点でこれらの最終処分の場所の選定及び処分方法を明

らかにすることは困難であるため、最終処分するまでの間、

最長 30年間中間貯蔵施設で保管することとなっている。し

かし、その量は最大 2,200万m3
（東京ドーム18杯分）と見積
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Summary
A thermal treatment in the presence of sodium chloride (NaCl) and calcium carbonate (CaCO3) at a middle 

temperature of 1000 to 1100 ºC is useful for decontamination and volume reduction of radioactively contaminated 
materials. This method is different from the conventional chloride volatilization using calcium chloride. Therefore, 
the volatilization mechanism of radioactive cesium (r-Cs) is not clarified. In this study, we applied the thermal-
chemical treatment to a model of contaminated soil, which was mainly composed of vermiculite (one of clay minerals) 
containing stable Cs. In addition, we investigated its volatilization mechanism based on X-ray diffraction analysis of 
treated samples and TG-DSC-MS analysis of the thermal treatments. Heating up to more than 1000 ºC and addition of 
NaCl and CaCO3 are required to diminish key mineral phases in the model, resulting in volatilizing Cs sufficiently. We 
suggested the possibility that Cs was volatilized together with NaCl gas from its molten salt. Furthermore, we applied 
this thermal-chemical treatment to actual soil contaminated by r-Cs. The relevant removal ratio for r-Cs was obtained. 
This demonstrated that r-Cs was successfully decontaminated by the thermal-chemical treatment even though the soil 
included only a small amount of vermiculite.
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除去土壌を対象とした主な減容技術としては、放射性セシ

ウム（以下Cs）を多く含む細粒分と粗粒分を分離する「分級技

術」、土壌自体から放射性Csを分離する「化学処理技術」、「熱

処理技術」などが挙げられる。

分級技術は放射性Csが細粒分に吸着しやすいという特性を

利用してCs濃度が高い細粒分を分別し放射性Csを除去する

技術である。本技術は重金属汚染土壌等での処理実績があり、

安価で大量処理が可能であるが、細粒分自体の減容処理はで

きないため、細粒分の割合が多い粘性土では除去率の低下の

課題があり細粒分を多く含む土壌への適用は難しい
3）。

また、化学処理技術は、土壌を酸などの液体を使用して処

理することで放射性Csを液体中へ抽出し除去する技術であり、

分級処理と比較して分離の効率が高く、砂質土に加え粘性土に

も効果が期待されるが、分離後の土壌に含まれる溶媒の処理

や土壌中粘土鉱物の種類、Csが吸着してからの経過時間等に

よって放射性Cs除染効果に差があることが課題である
4 -7）。

土壌の性質の影響を受けにくい減容処理技術としては熱処

理技術が開発されており、土壌に薬剤を添加の上、加熱処理

して放射性Csを揮発させる焼成法、溶融法
8）や、放射性Cs

を揮発させず抽出と水洗浄により除去する方法などがある。こ

れまで開発された技術としては、技術の提案者による呼称に基

づき、昇華法
9）、加熱化学処理法

10 -12）、低圧昇華法
13）（以上、

焼成法に分類）、溶融法
14）（同溶融法）、溶融塩法

15, 16）（抽出・

水洗浄）などが挙げられる。

昇華法は、薬剤を添加し土壌の溶融温度を上昇させ、

1300℃の高温下で溶融させずに放射性Csを揮発させる技術

であり、一方で溶融法は 1350℃の高温下で土壌を溶融させ

て放射性Csを揮発分離させる技術、また、低圧昇華法は薬

剤を添加の上 14 Paの真空下 700℃で放射性Csを揮発分離さ

せる技術である。溶融塩法は、塩化物の共晶組成溶融塩の存

在下、比較的低温である 700 ～ 800℃で放射性Csを抽出さ

せ水洗浄で分離させる技術であり、加熱化学処理法は、塩化

ナトリウムと炭酸カルシウムを組み合わせた薬剤を使用し、

前述のそれぞれの処理法の中間温度である 1000℃で放射性

Csを揮発分離させる技術である。

著者らはこれまでに、放射性Csが含まれる土壌を対象とし

た加熱化学処理によるCs除去・減容技術を開発してきたが、

使用している薬剤が塩化揮発法で一般的に使用される塩化カ

ルシウムとは異なっており、そのCs揮発除去メカニズムは詳し

く解明できていない。土壌中の放射性Csは粘土鉱物の層間に

現れるフレイド・エッジ・サイト（Frayed Edge Site、 以下FES）
と呼ばれる部位に選択的に吸着し固定化され、特にバーミ

キュライトや風化雲母等の 2:1型層状ケイ酸塩鉱物に偏在す

ると考えられている
17-19）。このため、実汚染土壌とは異なり構

造や性状等が明らかなこれらの粘土鉱物に対象を絞り、安定

性Csを添加した模擬粘土鉱物に対して加熱化学処理を適用

し、結晶構造変化ならびにCs揮発挙動を解析することで、Cs
の揮発除去メカニズムについて推定した。また、これらの結果

を基に実汚染土壌に対して加熱化学処理を適用した結果につ

いて報告する。

2．試験方法
（1）試料

粘土鉱物試料は、南アフリカ・パラボラ産バーミキュライ

ト（昭和KDE株式会社製）を使用した。同試料は水和黒雲

母（Hydrobiotite）、苦土蛭石（Vermiculite）、その他雲母族

（Mica group）等の混合物であることから、試料の均一性を確

保するため粉砕したものを使用した
20）。

この粘土鉱物の陽イオン交換容量（Cation Exchange 
Capacity、以下CEC）の分析を実施した。分析法はセミミクロ

ショーレンベルガー法を用いた。

放射性Cs汚染土壌においては放射性Cs濃度が10万Bq/kg
でもCsは 30 ng/kg（30 ppt）と極少量しか含まれていないが、

同濃度では種 の々分析が困難であるため、粘土鉱物中のCs濃
度が1%となるように安定性Cs試薬を添加し、Cs模擬汚染試

料を調製した。すなわち、安定性Cs試薬としては、水酸化セ

シウム・一水和物（Rockwood Lithium GmbH、99.95%）を

添加した。Cs濃度 200 mg/Lの水溶液を調製し、粘土鉱物

10 gとCs水溶液を固液比1:50の割合で室温にて24時間、ス

ターラーを用いて攪拌混合し、Csを吸着させた。混合後、遠

心分離、減圧ろ過にて固液分離し、得られたろ過残渣を熱変

性に配慮して90℃で 24時間乾燥させた後、団粒化した試料を

解砕してCs模擬汚染試料（以下、模擬試料）とした。得られた

模擬試料ならびにろ液のCs濃度を分析し、式 1に従いCs吸
着率を算出した。

Cs吸着率
[%] = 1-

1000

Cs水溶液量[mL]
Cs水溶液のCs濃度 [mg/L]×

×100
1000

ろ液回収量[mL]

1000

ろ過残渣回収量[g]

100

ろ過残渣含水率[%] 1

ろ液密度 [g/mL]
+ × × ろ液のCs濃度 [mg/L]×

‥‥‥‥‥‥‥‥‥ （式 1）
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試験
No.

混合割合 加熱条件

試験内容
試料 CaCO3 NaCl 追加薬剤

温度
(℃)

時間
(分)

1-1 70 0 0
- 1000 60 添加剤有無

の影響1-2 70 30 5

2-1 70 30 0
- 1000 60

CaCO3 の
効果

2-2 70 0 5 NaCl の効果

3 -1

70 30 5
-

600

60 温度の影響

3 -2 700
3 - 3 800
3 - 4 850
3 - 5 900
3 - 6 1100
3 -7 1200
3 - 8 70 0 0 1200
4 -1

50 50 10 -
1100

60 Cs 除去率
向上を指向4 -2 1200

5 -1
70 0 0

CaCl2･2H2O
*1

44.06
1000 60 CaCl2 の効果

5 -2
CaCl2･2H2O

*2

6.28

写真1	 小型管状炉

表1	 試験条件

*1：CaCO3中のCaが等モル量になるようにCaCO3の代わりにCaCl2･2H2Oを添加

*2：NaCl 中の Cl が等モル量になるように NaCl の代わりに CaCl2･2H2O を添加

Vol.4, No.4, 2016 / 環境放射能除染学会誌

305

（2）Cs 吸着固定化確認
粘土鉱物中Csの吸着固定化形態ならびに水洗浄や化学洗

浄によるCs除去効果を確認するため、模擬試料の逐次抽出試

験を行った。試験は水溶態抽出試験（純水による抽出）および

イオン交換態抽出試験（1M酢酸アンモニウムによる抽出）を実

施した。試験条件は参考文献
21）に準じて行い、固液比 1:10、

常温にて6時間抽出した。

得られた溶出液のCs濃度を分析し、式 2に従い各Cs形態

におけるCs溶出率を算出した。

Cs溶出率[%] =

1000

模擬試料量[g]
模擬試料のCs濃度 [mg/kg]×

×100
1000

各溶出液量[mL]
各溶出液の Cs濃度 [mg/L]×

‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥（式 2）

‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥（式 3）

（3）加熱化学処理試験
a）試験方法
模擬試料にCs揮発補助剤として塩化ナトリウム（和光純薬工

業株式会社、一級、以下NaCl）を、Cs脱着促進剤として炭酸

カルシウム（丸尾カルシウム株式会社、重質、以下CaCO3）の

2種類の添加剤を加え、容器に入れて十分に混合し処理対象

試料を調製した。

加熱試験装置は写真1に示す小型管状炉を用いた。所定温

度に加熱した石英管（内径φ 28 mm）中にキャリアガスとして

空気を 0.5 L/minで導入し、処理対象試料（3 g/バッチ）を入

れ重量を測定した磁性ボート（16×12×80 mm）を石英管中央

に導入し、60分保持した。60分経過後磁性ボートを取り出し、

デシケータ中で常温まで自然冷却後、処理後試料の重量を測

定した。

得られた処理後試料はCs濃度を分析し、式 3よりCs除去

率を算出した。

1-Cs除去率[%] =

1000

模擬試料量[g]
模擬試料のCs濃度 [mg/kg]×

×100
1000

処理後試料量[g]
処理後試料の Cs濃度 [mg/kg]×

b）試験条件
試験条件を表1に示す。まずは模擬試料単独（添加剤無し）

ならびに模擬試料 :CaCO3 :NaCl=70 :30 :5（乾燥重量ベー

ス）で混合した処理対象試料で、1000℃、60分間加熱処理を

実施した（No.1）。なお、この添加剤量の条件は既報
10）によ



©Journal of the Society for 

Remediation of Radioactive 

Contamination in the Environment
図1-1	 Na-Cs-Cl-O系ポテンシャル図（1000℃）

図1-2	 Ca-Cs-Cl-O 系ポテンシャル図（1000℃）
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り放射性Cs実汚染土壌にて放射能（放射性Cs）除去率 90%
以上を達成している条件である。次に添加剤としてCaCO3、

NaClのそれぞれ単独での効果を確認する条件（No.2）、処

理温度の影響を確認する条件（No.3）を実施し、最後にCs
除去率向上を指向した条件として、加熱温度を上昇（1100℃、

1200℃）し添加剤を増量した条件で試験を実施した（No.4）。
また、CaCO3、NaCl以外の薬剤として、一般的に塩化揮発

法で使用される塩化カルシウム（以下CaCl2）を添加剤として用

いた試験を実施した。試験にはCaCl2･2H2O（和光純薬工業株

式会社製、特級）を用い、その添加量は、CaCO3中のカルシ

ウムと等モルになる量、ならびにNaCl中の塩素と等モルになる

量とし、CaCO3とNaClを組み合わせた条件との結果を比較し

た（No.5）。
なお、塩化揮発法とは、CaCl2 を重金属等と反応させて塩化

物を形成し、低沸点化して揮発させやすくする方法であり
22）、

アルカリ金属であるCsも同様の反応により塩化揮発法が適用

可能であると想定した。

ここで、熱力学平衡計算ソフトウェアFactsage 6.4を用いて

計算したCsと、NaClならびにCaCl2とのポテンシャル図を図1
に示す。これらの結果から、NaClがNaもしくはNa2Oに変換
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図 3	 加熱温度とCs 除去率の関係図 2	 添加剤とCs 除去率の関係

表 2	 模擬試料の Cs 吸着挙動評価

試料名

基礎特性 Cs 模擬試料調製 Cs 溶出試験

CEC
（cmolc/kg）

Cs 吸着率
（%）

模擬試料

Cs 濃度（ppm）
水溶態 Cs
溶出率（%）

イオン交換態 Cs
溶出率（%）

バーミキュライト 21.3 98.2 10,000 1.3 10

Cs
除
去
率（
%
）

Cs
除
去
率（
%
）

加熱温度（℃）添加剤種類と割合（模擬試料 -CaCO3-NaCl）

・添加剤割合：

	 模擬試料 -CaCO3-NaCl=70-30-5
・加熱時間：60 分

・加熱温度：1000℃
・加熱時間：60 分

100

80

60

40

20

0

100

80

60

40

20

0No.1-1	 No.2-1	 No.2-2	 No.1-2	 No.5-1	 No.5-2
600	 700	 800	 850	 900	 1000	 1100	 1200(添加剤無し)	 (70-30-0)	 (70-0-5)	 (70-30-5)	 (CaCl2:44.06)	 (CaCl2:6.28)
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される塩素ポテンシャル（PCl2）の平衡線と、CaCl2 がCaOに

変換されるPCl2 の平衡線を比較すると、後者のPCl2 の方が前者

よりも高く、CaCl2 の方がNaClよりも塩素化反応の自由エネル

ギーは低いことがわかり、塩化揮発が起きやすいと考えられる。

（4）分析
a） Cs濃度分析
固体試料（模擬試料、処理後試料）は試料を乳鉢で粉砕後、

硝酸、過塩素酸ならびにフッ化水素酸の混酸を添加して140 ～

200℃で加熱して酸分解・蒸発乾固させ、硝酸で溶解・定容し、

溶解液を調製した。この溶解液を適宜希釈してICP-MS（アジ

レント・テクノロジー株式会社、7700）に導入し、内部標準物

質として
103Rhを使用して

133Cs量を定量した。

液体試料（Cs溶出液）は上述の溶解液と同様の方法により

Cs濃度を分析した。

b）XRD分析（X線回折分析）
加熱化学処理による粘土鉱物の結晶構造変化を確認するた

め、XRD分析を行った。分析試料は模擬試料ならびに加熱

化学処理試験（試験No.1, 2, 3）により得られた処理後試料を

対象として行った。

XRD測定は、分析試料を乳鉢で粉砕後、株式会社リガク

製のMultiFlexを用い、測定角度 2θ=3～ 90°、スキャンスピー

ド 2°/minで行った。X線源はCu-Kα線であり、40 kV、26 
mAの条件で測定した。

c） TG-DSC-MS分析
	 （熱重量 - 示差走査熱量測定 - 質量分析）

加熱化学処理中の重量および熱量変化、揮発成分を特定す

るため、TG-DSC-MS分析を実施した。

TG-DSC-MS 測定は、NETZSCH製の STD409 CD-
Skimmerカップリングシステムを用いた。測定試料は、模擬

試料10 mgを試料パン（アルミナ製）に秤量し、その上に所定

の混合割合になるように添加剤を秤量して、試料パンの中で

薬さじを用いて混合し、調製した。He雰囲気下で、室温から

1100℃まで 20℃/minで昇温した。

3．試験結果と考察
（1）模擬試料の Cs 吸着量と溶出量

表 2 にバーミキュライトに対するCEC分析結果、模擬汚染

試料調製におけるCs吸着量評価、模擬試料のCs溶出試験結

果を示す。本試験で添加したCs濃度 10,000 ppmは、Csモル

量は 7.5 cmolc/kgに相当する。バーミキュライトのCEC量は

添加したCs量に比較して十分量あり、バーミキュライトは添加

したCsの 98%以上を吸着していた。

溶出試験の結果、水溶態Cs、イオン交換態Csともに溶出

率は低かった。イオン交換態Cs量が少ないことから、FESの
ようなCs選択性が高くアンモニウムイオンにより容易に交換さ

れない部位に吸着・固定化されたものと推定された。すなわち、

模擬試料中のCsは粘土鉱物中に強固に固定化されており、洗

浄技術や化学処理では除去が困難であると考えられる。

（2）加熱化学処理によるCs 除去
図 2、図 3に加熱化学処理における添加剤ならびに加熱温

度とCs除去率との関係をそれぞれ示す。

添加剤を添加しない場合のCs除去率は 11.1%となり、水溶



©Journal of the Society for 

Remediation of Radioactive 

Contamination in the Environment

図 4	 添加剤の違いによる処理後試料の結晶構造比較
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態Csならびにイオン交換態Cs溶出率と同等であったことか

ら、これらの強固に吸着されていないCsが揮発したと考え

られる。一方、CaCO3 のみを添加した場合はCs除去率は

2.6%と低く、全く添加しない場合よりもCs除去率は低下し

た。NaClを添加することで 73.6%とCsの揮発が確認され、

CaCO3 とNaClを組み合わせた結果 95.9%のCs除去率が得

られた（図 2）。この結果から、Csを特に吸着・固定化する

バーミキュライトに対して加熱化学処理技術が有効である

ことを確認した。

加熱温度の影響については、800～ 900℃の温度域にてCs
除去率が向上し、これはNaClの揮発に伴いCsが揮発してい

ることが示唆された。1000℃で 90%以上のCs除去率となっ

たが、さらに 1200℃まで昇温することで 99.9%のCs除去率

を達成した（図 3）。また、1200℃の高温下で添加剤無しの

条件にて試験（No.3-8）を実施したが、Cs除去率は 13%と

低く、加熱処理だけでは無く 2種類の添加剤が必要であるこ

とを確認した。

NaClの代わりにCaCl2･2H2Oを用いた条件において、塩

素が等モルとなる量を添加した場合（No.5 -2）ではCs除去

率が低かった。塩化揮発法では塩化物イオンが金属と反応

し塩化物として揮発するが、CaCl2 より塩素化反応が起こり

にくいNaClを用いた場合の方がCs除去率が高くなることか

ら、Csの揮発形態は添加剤から脱離した塩素とCsが反応し

塩化セシウムとなり揮発するものではない可能性が示唆された。

CaCl2･2H2Oを用いる場合は、塩素量として単純に7倍以上の

モル量を添加しなければ（No.5 -1）、NaClと同等のCs除去率

を確保できなかった（図 2）。

（3）加熱化学処理による結晶構造の変化
模擬試料ならびに試験No.1、2 で得られた処理後試料の

XRD分析結果（添加剤の影響評価）を図 4に、試験No.3で
得られた処理後試料のXRD分析結果（加熱温度の影響評価）

を図 5に示す。

添加剤を添加せず、模擬試料を単独で 1000℃まで加熱

した場合は、VermiculiteとHydrobiotiteのピークは消失

しForsteniteが生成したが、Mica groupは残存していた。

CaCO3 のみを添加した場合は、添加剤を添加しない場合と同

様のピークとなり、添加したCaCO3 がPortlanditeとして残存

していた。NaClを添加した場合はMica groupのピークも大

きく低下し、ForsteniteやHematiteに変換された。CaCO3と

NaClを組み合わせた場合は、Mica groupのピークは完全に消

失し、MonticelliteやMelilite等のカルシウムシリケートが生成

された（図 4）。結晶構造は主にNaClの効果により変換される

と考えられるが、CaCO3 を添加してカルシウムシリケート化を

促進させることで、完全に結晶構造を変換することが可能であ

ると考えられる。

また、添加剤を添加した場合においても、加熱温度が

900℃以下ではMica groupのピークが残存しておりCs除去率

は 70%と低いが、 1000℃以上でMica groupのピークは完全

に消失しており、添加剤存在下にてMica groupの結晶構造

を変換するためには 1000℃の温度が必要であることを確認

した。また、1000℃以上の温度ではMonticelliteやMeliliteが
主成分であるが、より高温になるにつれMeliliteが主に生成

した（図 5）。
これらの結果から、Cs除去率はMica groupのピーク強度



©Journal of the Society for 

Remediation of Radioactive 

Contamination in the Environment

0

2E-12

4E-12

6E-12

8E-12

1E-11

0

2E-12

4E-12

6E-12

8E-12

1E-11

0 200 400 600 800 1000

温度 (℃)

0

2E-11

4E-11

6E-11

8E-11

1E-10

0

2E-11

4E-11

6E-11

8E-11

1E-10

0

5E-11

1E-10

1.5E-10

2E-10

2.5E-10

0

5E-11

1E-10

1.5E-10

2E-10

2.5E-10

図 6	 TG-DSC-MSチャート（上：TG-DSC、下：MS）

M
as
s（
%
）

105

100

95

90

85

80

2.5

2.0

1.5

1.0

0.5

0.0

イ
オ
ン
の
検
出
強
度（
ar
b.
 u
ni
t）

0	 200	 400	 600	 800	 1000

温度（℃）

DS
C（
μ
V/
m
g）

Mass(%)
DSC(μV/mg)

m/z=58(NaCl)
バックグラウンド

m/z=70(Cl2)
バックグラウンド

m/z=133(Cs)
バックグラウンド

図 5	 加熱温度の違いによる処理後試料の結晶構造比較

Mica group の消失

:  Vermiculite
:  Hydrobiotite, Biotite
:  Mica group
:  Calcite(CaCO3)

:  Forsterite (Mg2SiO4)
:  Monticellite (CaMgSiO4)
:  Melilite (Ca2MgSi2O7, Ca2Al2SiO7)
:  Halite (NaCl)

5	 15	 25	 35	 45	 55

加熱温度
（Cs 除去率）
模擬試料

700℃ (1.5%)

800℃ (18.8%)

850℃ (53.7%)

900℃ (70.2%)

1000℃ (95.9%)

1100℃ (98.2%)

1200℃ (99.9%)

2θ

In
te
ns
ity
 (a
rb
. u
ni
t)

加熱時間：60 分

試料:CaCO3:NaCl=70:30:5

Vol.4, No.4, 2016 / 環境放射能除染学会誌

309

（残存量）と相関があり、Mica groupの結晶構造を完全に変換

するためには、1000℃以上の温度域でかつCaCO3とNaClを
組み合わせる必要があることを確認した。

（4）Cs の揮発挙動
高いCs除去率が得られた試験No.1-2の添加剤条件にて、

TG-DSC-MS分析を行った。TG-DSCならびに揮発した成分

の質量電荷比ごとのMS測定結果を図 6に示す。

TG-DSCチャートから二段階で重量減が確認された。600
～720℃の重量減（12.3%）は添加剤のCaCO3の脱炭酸による

重量減少量（12.6%）とおおむね一致した。また720 ～ 900℃
の重量減（4.9%）は添加したNaCl量（4.8%）と同量であると

共に、DSCチャートから吸熱反応が確認され、MSチャートか

ら800 ～ 900℃でm/z=58（NaCl）の揮発が確認されている

ことから、NaClの揮発による重量減であると考えられる。さら

に、m/z=58（NaCl）の揮発ピークとあわせてm/z=133（Cs）
の揮発ピークが確認されており、NaClの揮発がCsの揮発を誘

引していると推測された。

この結果から、NaClを用いた場合は 800 ～ 900℃の温度域

にてNaClの溶融塩が形成され、この溶融塩とCsがともに揮発

している可能性が示唆された。また、図 3 の加熱化学処理の

結果と比較すると、800 ～ 900℃の温度域はCs除去率の向上

が見られる温度域であり、TG-DSC-MS分析結果と一致した。

これらの結果から、加熱化学処理の特徴である比較的低温で

のCs揮発除去が確認できた。
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表 3	 実汚染土壌の性状

土壌種類
放射能濃度

（Bq/kg-dry）
有機物

（wt%）

除去土壌 A 10,000 0.0（土壌のみ）

除去土壌 B 9,300 3.8（芝生・根）

除去土壌 C 20,100 4.5（枯葉・草木・根）

除去土壌 D 17,100 0.5（木片・根）

写真 2	 回転式加熱試験装置
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4．実汚染土壌への加熱化学処理の適用
（1）実汚染土壌試料

福島県の土壌には粘土鉱物が10 ～20%、粘土鉱物中には

バーミキュライトが20 ～30%含まれている
23, 24）。これまで、

粘土鉱物としてバーミキュライトを対象に加熱化学処理の適用

を検討してきたが、実汚染土壌ではバーミキュライトは数%し

か含まれていない。そこで、福島県での除染作業で発生した

除去土壌を実汚染土壌として用い、加熱化学処理の適用を検

討した。実汚染土壌には、放射能濃度や有機物含有量の異な

る4種類の除去土壌を用いた（表 3）。

（2）試験方法
写真 2に示す小型の回転式加熱試験装置を用い、耐火物被

覆したステンレス鋼製の炉心管（内径φ 127×300 mm）に、汚

染土壌 200 gに所定の割合で添加剤を混合した混合土壌を装

入し、バッチ方式により加熱化学処理を実施した。室温にて試

験装置に炉心管を設置後、キャリアガスとして空気を7 L/min
で流しながら所定温度まで昇温し、所定温度にて60分間保持

した後、室温まで冷却して処理後土壌を回収した。排ガスは集

じんフィルターおよびガス吸収水を通過させて放射性物質を捕

集した。

試験後、処理前の実汚染土壌ならびに処理後土壌の重量と

放射能濃度を測定し、放射能除去率を算出した（式 4）。なお、

1-放射能除去率[%] =

1000

実汚染土壌量[g]
実汚染土壌の放射能濃度 [Bq/kg]×

×100
1000

処理後土壌量[g]
処理後土壌の放射能濃度 [Bq/kg]×

‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥‥（式 4）

放射能濃度はゲルマニウム半導体検出器（ORTEC製 GEM-
35、GEM-30、GMX-40）を用いて測定し、

134Csと 137Csの合計

値を放射能濃度とした。

（3）試験結果
種々の条件下で実施した加熱化学処理における放射能除去

率を表 4に示す。

試験No.1-2とNo.6 -2、ならびにNo.4 -1とNo.6 - 6を比

較した結果、実汚染土壌における放射能除去率は粘土鉱物に

おけるCs除去率と比較して若干低下するものの、ほぼ同等の

除去率を確保できた。また、除去土壌の放射能濃度、ならび

に除去土壌に混入する草木等の有機物有無は、加熱化学処理

に影響は無いことも確認した。

これらの結果から、バーミキュライトを含む実汚染土壌にお

いても加熱化学処理を適用可能である。

5．おわりに
除染・減容技術の一種である加熱化学処理技術の、粘土鉱

物への適用検討ならびに処理物の性状解析を実施した。この

結果得られた主要な知見を下記に示す。

① 	粘土鉱物のうち、Csを特に吸着・固定化するバーミキュラ

イトに対して、加熱化学処理技術が効果的に適用できる。

焼成法や溶融法に分離される減容技術と比較して低い処

理温度である1000℃にて 95.9%、添加剤量増量・高温

化（1200℃）により最大 99.9%のCs除去率を得た。

② 	Csを十分に除去するためには、バーミキュライト中の

Mica groupピークが消失する条件が必要であり、加熱

温度は最低 1000℃必要であること、添加剤としてNaCl
だけで無くCaCO3と併用する必要があることが明らかと

なった。

③ 	加熱化学処理によるCsの揮発メカニズムは、NaClから

脱離した塩素とCsが反応し塩化セシウムとなり揮発する
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表 4	 試験条件と結果

試験

No. 土壌
混合割合 加熱条件 放射能

除去率（%）土壌 CaCO3 NaCl 温度（℃） 時間（分）

6-1

除去土壌 A

80 20 5

1000

60

85.8

6-2 70 30 5 91.4

6-3 50 50 5 94.2

6-4 70 30 10

1100

97.3

6-5 50 50 5 97.3

6-6 50 50 10 98.3

7 除去土壌 B 70 30 5 1000 60 91.0

8 除去土壌 C 70 30 5 1000 60 88.8

9 除去土壌 D 70 30 5 1000 60 93.4
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ものではなく、NaClの溶融塩とCsがともに揮発している

可能性が示唆された。

また、実汚染土壌に加熱化学処理技術を適用した結果、

バーミキュライトにおけるCs除去率とほぼ同等の放射能除去率

が得られ、バーミキュライトを含む実汚染土壌においても加熱

化学処理が適用可能であることを確認した。 
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和 文 要 約
除去土壌を対象とした減容技術の一つである加熱化学処理技術は、薬剤として塩化ナトリウムと炭酸カルシウムを添加し1000 ～

1100℃の中温域にて加熱処理する技術であるが、使用している薬剤が塩化揮発法で一般的に使用される塩化カルシウムとは異なって

おり、そのCs揮発除去メカニズムは解明されていない。そこで、土壌中に存在する粘土鉱物の一種であるバーミキュライトに安定性

Csを添加して加熱化学処理を適用し、X線回折分析ならびにTG-DSC-MS分析にて結晶構造変化とCs揮発挙動を解析して揮発除

去メカニズムを推定した。その結果、Csを十分に除去するためには粘土鉱物の結晶構造が消失する必要があり、その温度として最低

1000℃が必要であること、塩化ナトリウムと炭酸カルシウムの併用が必要であることが明らかとなった。さらに、Csの揮発メカニズム

は一般的な塩化揮発法ではなく塩化ナトリウムの溶融塩とともに揮発している可能性が示唆された。また、実汚染土壌に加熱化学処

理を適用した結果、粘土鉱物と同等の放射能除去率が得られ、Csは環境中で実汚染土壌中に数%存在すると考えられるバーミキュ

ライトに移行し、これを加熱化学処理することで放射能を除去できたと考えられた。




