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1章 緒論

1・1閉鎖性水域の現状

日本では高度経済成長期の急激な産業活動の増大や人口増加に伴い，工場排水，家庭

排水，農業・畜産排水など陸域からの栄養塩の流入負荷が増大した.特に，海水交換の

悪い閉鎖性海域においては，赤潮，青潮，悪臭，貧酸素水塊の頻発，ヘドロの堆積によ

って漁業生産が低下したり，水質・景観が悪化したりして，人々が浜辺を敬遠するなど

深刻な社会問題となった.

政府は，人口，産業等が集中し，汚濁が著しい閉鎖性海域(東京湾，伊勢湾及び瀬戸

内海)の水質改善を図るため，総量規制制度を策定した.対象となる項目は，第 1次総

量規制より化学的酸素要求量(COD)，第5次総量規制から全リン，全窒素が追加され現

在に至っている.

瀬戸内海においても 1973年に瀬戸内海環境保全臨時措置法， 1979年に瀬戸内海環

境保全特別措置法が施行され，産業系の排水に係る COD汚濁負荷の削減目標が定めら

れた.リンについては 1980年度以降，窒素について 1996年度以降に削減指導を実施

し，第5次水質総量規制において，従来の CODに加えて新たにリンと窒素が総量規制

の対象項目として追加された.これらの施策によって，瀬戸内海への COD，TN，TPの

発生負荷量は 1979年度にそれぞれ， 1010， 710.8， 66.0 t d.1であったが，2004年度に

は 112程度まで(それぞれ 560，376， 30.6 t d.1) 減少した(せとうちネット:2008). 

また，瀬戸内海の赤潮発生件数は 1976年度の 299件のピーク時と比べると 2005年度

には 115件に減少した.このように富栄養化対策によって赤潮対策には一定の成果をも

たらした.しかしながら，陸域からの栄養塩の流入負荷削減が精力的に行なわれてきた

にも関わらず， 2005年度の瀬戸内海の TN，TP濃度はそれぞれ， 0.25， 0.026 mg L.l 

であり，-1972年度のそれらの 0.28，0.023mg L-l に対して横ばいである.また，瀬戸内

海の赤潮発生件数も 1988年度以降 100件前後で推移し減少していない(せとうちネッ

ト:2008). 

このように，水質が改善されない原因のーっとして，海底へ堆積した有機物の分解に

よる水柱への栄養塩の回帰が挙げられる.堆積した有機物の分解によって，溶存酸素が

消費されて還元的になることで，アンモニア，リシ，鉄，マンガンなどの溶出が促進さ

れるとともに，硫酸還元によって，生物に有毒な硫化水素が発生する.例えば，広島湾

の成層期におけるリン，窒素の底泥からの溶出量はそれぞれ，陸域負荷量に対して 50

および40%(山本:2008)にもなる.したがって，水質を改善するためには，陸から

の負荷の削減のみならず底質の改善も必要である.特に，閉鎖性水域の湾奥部に位置す

る入り江などの閉鎖性小海域は，閉鎖性水域に比べて湾奥部に位置するが故，海水交換



が一段と悪いことが多く，系内の物質の滞留時間が長い.また，湾奥部の周囲は都市が

発達している地域が多く，都市域からの流入負荷も非常に大きい.そのため，閉鎖性小

海域の底泥には過剰な負荷がかかっており，湾奥部の入り江の環境悪化は，その下流の

閉鎖性水域に影響を与える.したがって，過剰な負荷がかかっている湾奥部の入り江の

底泥の改善は重要な課題である.本論文は閉鎖性小海域の底泥の改善を目指している.

1-2従来の底質改善手法の問題点と本研究の目的

従来の底質改善技術として，耕運，ばっ気，凌諜，覆砂などが実施されてきたが，こ

れらは汚濁物質の拡散，汚泥処理，コストが高い等の問題を抱えている.例えば，中国

経済産業局の試算によると，広島湾北部海域 1km2を深度 1mで凌深する費用は， 57 

億円，同じく厚さ 0.5m覆砂する費用は 30億円である(中国経済産業局:2008).ま

た，凌諜については海砂採取地における，海岸侵食，地盤沈下，藻場の喪失，生物への

影響，流れの変化，窪地の出現による貧酸素化などの環境破壊が懸念されている(井内:

2008) .さらに瀬戸内海においては 2006年3月をもって海砂採取は終了し，覆砂を実

施する場合には今後，新たな海砂代替材の開発が望まれている.

底質を物理化学的作用によって改善を図る底質改善材として水酸化マグネシウム(西

野ら:2002， 2003)，石灰(岩井ら :1988，1989，1990)や鉄鋼スラグ(伊藤ら:1996， 1997， 

沼田ら:1999，宮田:2000，沼田ら:2000， 2002，大石ら:2003)の施用が報告され

ている.これらは，酸性化した底泥を中和し，好気性細菌を活性化させ底泥の分解を図

るとともに，底泥の pH上昇により硫酸還元菌の増殖を抑制し，硫化水素の発生を低減

させる効果があると言われている.その他には，硫化物の吸着，底泥の空隙率の向上を

目的とした石炭灰の施用(斉藤ら:2006)，天然砂を覆砂した際の底質改善効果の評価

(村上ら:1998)などが報告されている.しかし，これらの報告は室内実験と現場実

験が個別に行われていたり，評価項目が少なく，底質改善のメカニズムの十分な解明に

は至っていない.また，環境への負の影響の懸念から重金属や環境規制元素の溶出につ

いても調査され，スラグから海水や水中への重金属の溶出は認められないとの報告があ

る(立菌ら:1990，中田:2003).一方で， 1M塩酸抽出では，土壌に比べて，陽イオ

ンの抽出率が高いことや(貴田ら:2005)， pH上昇による底泥からのアンモニア態窒

素の溶出(伊藤ら:1997)などが報告されており，生態系への影響を評価するために

は更なるデータの蓄積が必要である.

わが国の産業廃棄物の発生量は約 4億トンで推移し(環境省:2008)，廃棄物処理場

の残余年数は少なくなってきているが，新たに廃棄物処理場を建設することに対する世

論の反発は避けられない.このような情勢において，政府は大量生産・大量消費・大量

廃棄型の社会から，生産から廃棄に至るまで物質の効率的な利用やリサイクルを促進し，

循環型社会を形成することを目指す循環型社会形成推進基本法を 2000年に制定した.

循環型社会形成推進基本法では r循環型社会」を①廃棄物等の発生抑制，②循環資源
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の循環的な利用，③適正な処分が確保されることによって，天然資源の消費を抑制し環

境への負荷ができる限り低減される社会，と定義している.また，法の対象となる，こ

れまで「廃棄物Jと呼ばれていたもののうち有用なものを「循環資源Jと位置づけ，そ

の循環的な利用を促進することを掘っている(環境省:2000). 

鉄鋼業から生じる鉄鋼スラグ，火力発電から生じる石炭灰は産業活動に伴う副産物で

あり，これらはケイ素，鉄，カルシウムを含有しており，適切に利用すれば「循環資源J

である.本研究では，有機質含量の高い底泥(いわゆる“ヘドロ")中の P043-および

H2S-Sを吸着して，これらの海水中への回帰を抑制したり，酸性化した底泥を中和した

りする機能を科学的に検証し，これらの特性を生かした底質改善材を開発する.このこ

とは海域の底質改善を図ると同時に，上述の循環型社会形成推進法に合致するものであ

る.

1-3 スラグについて

鉄鋼スラグは鉄を製造する際に生じる副産物で，高炉スラグと製鋼スラグに分けられ

る.高炉スラグは溶鉱炉でコークス，石灰石を用いて鉄鉱石から銑鉄を得るときに産生

するものである(Fig.1・1).銑鉄を 1t得るために 290kgの高炉スラグが生じる(錫鋼

スラグ協会:2008). 高炉スラグは大気中で時間をかけて自然冷却した徐冷スラグと，

圧力水で急冷した水砕スラグに分けられる.徐冷スラグおよび水砕スラグの化学組成は

同一であり，主成分は，一例として， CaO: 41.7 %， Si02: 33.8 %， Fe203: 0.4 %， MgO: 

7.4 %， Ab03: 13.4 %， S: 0.8 %， MnO: 0.3 %である.しかし，物理化学的性質は異なり，

時間をかけて自然冷却した徐冷スラグは結品質で天然石と同じような性質を持ち，道路

用基盤材，コンクリート用組骨材等に利用されている.急冷した水砕スラグは結晶が発

達せずアモルファス状であり水和反応を示し硬化する.そのため，高炉セメントやコン

クリート混和材として利用されている(餓鋼スラグ協会:2008). 

製鋼スラグは鋼を得るときに産生し転炉スラグと電気炉スラグに分けられる.ミルス

ケール(冶金)，鉄鉱石，生石灰，銑鉄などから転炉にて銅を得る時に産生したものを

転炉スラグと言う.また，スクラップ，生石灰，合金鉄などから電気炉にて鋼を得る時

に得られるものを電気炉スラグという.鋼 1tを得るために 110kgの製鋼スラグが生

じる(銭鋼スラグ協会:2008).製鋼スラグの主成分の一例として， CaO: 41.47 %， Si02: 

23.54 %， τbtal-Fe: 15.06 %， MgO: 6.2 %， MnO: 3.74 %， P205: 2.33 %， Ab03: 1.62 %， 

Ti02: 1.04 %， Cr203: 0.62 %， S: 0.05 %が報告されアている(山本ら:2003).また，銅の

純度を高めるために，炭素，ケイ素，リンを回収したスラグをそれぞれ脱炭スラグ，脱

ケイスラグ，脱リンスラグと言い，これらはそれぞれ炭素，ケイ素，リンの含有量が高

くなっている.

2005年度の鉄鋼スラグの生成量は，除冷スラグ，急冷スラグ，転炉スラグ，電気炉

スラグそれぞれ 493万 t，1980万t，993万 t，349万tである.ここ 30年間の傾向と
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して， 1975年度には除冷スラグ，急冷スラグがそれぞれ 2550万t，187万tで、あった

ので，最近では除冷スラグが減少し，急冷スラグが増加している(銭鋼スラグ協会:

2008) . 

本実験では閉鎖性水域の底泥からのリンの回帰を抑制する目的のため，リンを吸着す

る知見が報告されている高炉水砕スラグ (Oguz:2004)を用いた.

1・4 石炭灰ついて

電力事業や一般産業から産生される石炭灰の発生量は 1994年度で 653万トン， 1999

年度で 760万トン， 2005年度では 1115万トンと増加傾向にある(財団法人石炭エネ

ルギーセンター:2005).また，電源開発として 2013年度には電源構成比の 16%を石

炭火力発電でまかなう計画となっており(環境技術協会:2005)，今後も石炭火力発電

所の新・増設が続き，石炭灰の排出量の増加が見込まれている(財団法人石炭エネルギ

ーセンター:2005).石炭灰の有効利用状況を見てみると 71%がセメント，コンクリ

ート分野に用いられている(社団法人土木学会，エネルギー土木委員会:2003). し

かし，セメントの生産量は， 1994-1997年度においては 9500万トン"""1億トンであっ

たが， 1998年度以降は減少傾向を示し， 2001年度にはおよそ 8000万トンに減少した

(社団法人土木学会，エネルギー土木委員会:2003). このように石炭灰の排出量の増

加が予想されるにもかかわらず，再資源化先のセメントの生産量は低下傾向にある.ま

た，今後，大規模な灰捨場の確保が困難となることから，循環型社会形成および資源の

効率的な活用のために石炭灰の新たな有効利用方法を提案する必要がある.

石炭火力発電における石炭の燃焼残澄(灰分)である石炭灰は生成箇所によって次の

ように分類される.微粉炭燃焼ボイラの炉底に落下して急冷された塊状の石炭灰を「ク

リンカアッシュjと言う.クリンカアッシュは化学的に安定で細礁と粗砂に近い粒度組

成を示し，主成分は Si02;63 %， Ab03; 17 %， Fe203; 13 %， CaO; 3 %である(環境技術

協会:2005). また，微粉炭燃焼ボイラの燃焼ガスが節炭器・空気余熱器・集塵機など

を通過する際に落下した石炭灰を「フライアッシュj と言う.フライアッシュは微細な

球状粒子で，主成分は Si02;60 %， Ab03; 20 %， Fe203; 4 %， CaO; 8 %である.セメン

トの水和反応で生成する Ca(OH)2とポゾラン反応を示し 3CaO・2Si02・3H20(ケイ酸

カルシウム水和物;CSH)，3CaO・2Ab03・6H20(アルミン酸カルシウム水和物)， 3CaO・

Ab03' 3CaS04・32H20(エトリンガイト)などを生成し硬化する.

石炭灰の生成割合はクリンカアッシュが 5-15%，フライアッシュが 85-95%である

(株式会社エネルギア・エコ・マテリア:2005).石炭灰の化学組成は原料炭種の違い

により多少の差異が見られるが，主な化学組成はSi02，Ab03が全体の 70'"'-'80%を占め，

その他の成分は Fe203，CaO， MgO， S03， Na20， fuOなどの酸化物である(環境技術協

会:2005). 

本研究で供試した石炭灰は微粉炭燃焼方式の石炭火力発電所から産生するフライア
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ッシュに高炉セメントを 10-15%添加して粒径5mmおよびlOmmに造粒した石炭灰

造粒物(商品名 Hiビーズ(小野田製):株式会社エネルギア・エコ・マテリア製)

である.

1・5 本研究の着想点

従来の底質改善技術と本研究の最終目標の違いを腎臓透析に喰えてみる.腎臓透析と

は腎臓の機能の低下や消失を透析によって補完し，血液の浄化を図る方法である.つま

り，腎臓そのものの機能を腎臓透析は回復できない対処療法であるため，老廃物は再び

血液中に蓄積し，これらを再び除去・排粧するためには定期的な透析が必要となる.願

わくは患者に負担となる腎臓透析を頻繁に行うのではなく，腎臓そのものの機能を回復

させ腎臓透析の頻度を減らすことができると良い.

従来の底質改善技術や水環境政策も腎臓透析に似たような路線を歩んできたように

思える.つまり，工学的にポイントソースからの汚水・排水の負荷量削減や土木的に覆

砂を行っても，自然水域の底質の自浄作用が回復するわけではないので結局は定期的な

波諜が必要になる.もし，生物の生息できないような要因(硫化水素の発生や貧酸素化

など)を物理化学的に抑制すれば生物の生息が戻り，分断されていた食物連鎖が繋がり

正常な物質循環が回復できる可能性がある.物質循環が回復すれば栄養塩や有機物が底

質から系外に搬出されるので底質の栄養塩や有機物が減少し，波探の頻度が減少するは

ずである.具体的には Fig.1-2の概念図に示すとおりである.本研究の対象は生物が生

息できないような劣悪な環境の底泥(貧酸素，強還元的，硫化水素やアンモニアが高濃

度に発生など)を想定している.このような劣悪な底泥に石炭灰造粒物や高炉水砕スラ

グを施用し，これらに含まれる鉄，カルシウムによって，生物に有毒な硫化物イオンや

、間隙水中のリンを吸着させ，栄養塩のバランスを制御する.溶出したカルシウム塩の加

水分解によって硝化，有機物の分解による有機酸の生成等によって酸性化した底泥を中

和する.このような，物理化学的な底質環境の改善を起爆剤として，一次生産者である

微細藻の棲みやすい環境を創出する.微細藻が増殖できる環境が整えば，嫌気的な底質

に対して光合成による酸素の供給が可能となるとともに，環境悪化によって分断された

食物連鎖をつなげ，生物活動を活性化できる.ひいては漁業生産が増大し，漁獲による

栄養塩や有機物の系外搬出が成り立つ.これらによる循環が成立すれば永続的な底質改

善につながるはずである.本研究は，自然水域の底質環境の自浄作用そのものを回復・

強化することを目的とした点で独創性がある.

1.6本論文の構成

本論文の構成は第 1章の緒論に続き，第2章では高炉水砕スラグおよび石炭灰造粒物

のキャラクタリゼーションを行い物理化学的な諸性質を明らかにする.また，環境規制

元素の溶出試験を行い，海域へ施用した場合の安全性を確認する.第 3章では，水槽を
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用いて，条件が統制できる室内実験と気象などの影響によって条件が変動する現場観測

の中間に位置する擬似現場試験を行い，高炉水砕スラグおよび石炭灰造粒物を底泥に施

用した際に起こる底泥の物理化学的変化をモニタリングする.第 4章では，石炭灰造粒

物における P043.およびH2S-Sの吸着試験を行い，それらの吸着速度および吸着メカニ

ズムを明らかにし，擬似現場試験で得られた底質改善の機構を検証する.第 5章では，

第 3章の擬似現場試験および第 4章の室内実験によって得られた，実験結果に対し，数

値シミュレーションモデ、ルを作成して結果を再現し，底質改善のメカニズムを定量的に

解明する.さらに，感度解析を行うことで，底質改善の効果予測およびリサイクル材の

最適な施用法を提唱し，現場に施用したときの試算を行なう.第6章では本研究を総括

する.

[1章の参考文制

中国経済産業局(2008)平成 18年度産業公害防止対策調査「閉鎖性水域の海域別調査(瀬戸内海)J ""'最適な

費用対効果の水環境改善対策の組合せ調査""'， pp. 123・124.，中国経済産業局資源エネルギー環境部，広

島.

伊藤一明・西嶋 歩・正藤英司・岡田光正(1996)鉄鋼スラグ散布による沿岸海域でのリン除去の基礎的研究:

室内実験と長期現場実験，水環境学会誌， 19， 501・507.

伊藤一明・西嶋 歩・正藤英司・岡田光正(1997)鉄鋼スラグ散布による沿岸海域底泥からの硫化物の溶出抑

制とアンモニア性窒素の溶出の検討，水環境学会誌， 20， 670・673.

井内美郎(2008)海砂問題，柳 哲雄編，瀬戸内海の海底環境， pp.89・94，恒星社厚生閣，東京.

岩井重久・内田千尋(1988)石灰による底質改善の現状と将来性(1)，環境技術， 17， 36・39.

岩井重久・内田千尋(1989)石灰による底質改善の現状と将来性(2)，環境技術， 18， 390・395.

岩井重久・内田千尋(1990)石灰による底質改善の現状と将来性(3)，環境技術， 19， 522・528.

株式会社エネルギア・エコ・マテリア(2005)EffectiveUse ofCoal Ash， pp.5・10.，株式会社エネルギア・エコ・

マテリア，広島.

環境技術協会・日本フライアッシュ協会(2005)石炭灰ハンドブック pp.1・1-1・28.，環境技術協会・日本フラ

イアッシュ協会，東京.

環境省(2000)循環型社会形成推進基本法の概要 http://www.env.go.jp/recyc¥e/gaiyo.html(最終アクセス日:

2008， 12，3) 

環境省(2008)産業廃棄物の排出及び処理状況等について， http://www.env.go.jp/recyc¥e/waste/sangyo.html (最

終アクセス日:2008， 12，3) 

貴国晶子・内智田奈津代・酒井真一(2005)溶融スラグおよび土壌中に含まれる金属類の塩酸抽出量，第 16

回廃棄物学会研究発表会講演論文集， 2005， 654・656.

宮田康人・沼田哲始・豊田基聖・佐藤義夫・小田 静・岡本 隆(2000)高炉水砕スラグの底質改善効果，海

洋開発論文集， 16， 345・350.

村上和男・細川恭史・高野誠紀(1998)三河湾の覆砂による底質改善効果に関する追跡調査，沿岸海洋研究，

6 



36， 83・89.

中田 等・山内 学・森西義章・増田 薫(2003)製鋼スラグ添加による栄養塩，金属元素およびフッ素の海

水中への溶出挙動，鉄と鋼， 89，393・400.

沼田哲始・宮田康人・豊田憲聖・佐藤義夫・小田 静(1999)製鋼スラグの底質改善への適用性(第 1報)， 

日本海水学会誌， 53， 283・294.

招田哲始・宮田康人・豊田恵聖・佐藤義夫・小田 静(2000)製鋼スラグの底質改善への適用性， NKK技報，

169， 24-28. 

沼田哲始・宮田康人・薮田和哉・高橋達人・豊田恵聖・佐藤義夫(2002)鉄鋼スラグによる沿岸環境改善技術，

NKK技報， 177， 47・51.

西野伸幸・沖永淳一(2002)水酸化マグネ、ンウム粒状剤散布による閉鎖性水域の底質改善・環境修復技術，資

源環境対策， 38， 1129・1136.

西野伸幸・河内敏昭(2003)水酸化マグ、ネ、ンウム散布による底質・水質の改善技術，用水と廃水， 45，1085・1091.

Oguz， E.(2004)Removal ofphosphate from aqueous solution with blast furnace slag， J. Hazard. Mater.，114， 131-137. 

大石京子・楠田哲也(2003)転炉スラグを散布した底泥における硝酸塩の生物学的・化学的還元，水環境学会

誌， 26，111・116.

斉藤 直・樋野和俊(2006)石炭灰を利用した地盤改良工法の適用事例，基礎工， 2006，42・45.

せとうちネット(2008)http://www.seto.or.jp/seto/index.htm (最終アクセス日:2008， 12，3) 

財団法人石炭エネルギーセンター，石炭灰発生量 (2005)htゆ 1/www.jcoal.or.jp/coalぉh/pdf / 

CoaIAsh_HI7productiondata. pdf (最終アクセス日:2008， 5，29) 

社団法人土木学会，エネルギー土木委員会，新技術・エネルギー小委員会，石炭灰有効利用分科会(2003)

石炭灰有効利用技術について一循環型社会を目指して一報告書， pp. 28・36.，社団法人土木学会，

東京.

立菌邦人・乾 馨・丸吉秀次，曽山照明(1990)高温溶融スラグからの重金属類の溶出動向調査，東京都清掃

研究所研究報告， 1990， 83・91.

錨鋼スラグ協会(2008)鉄鋼スラグの高炉セメントへの利用 平成 20年度版， pp.1・4，錨鋼スラグ協会，東

尽.

山本民次・鈴木雅巳・呉 碩津・松田 治(2003)製鋼スラグからのりん，珪素の溶出とそれらが植物プラン

クトン自然群集の増殖に及ぼす影響，鉄と銅， 89，482・488.

山本民次(2008)瀬戸内海底泥からのリン・窒素の溶出，柳 哲雄編，瀬戸内海の海底環境， p.72，恒星社厚

生閣，東京.

7 



立早っ“
供試材料のキャラクタリゼーション

と安全性試験

2-1 はじめに

循環型社会形成推進基本法は廃棄物等のうち有用なものを「循環資源Jと位置づけて

いる. r循環資源」と認定されるためには環境規制元素の含有量や溶出試験基準を満た

し，素'性がわかったものである必要がある. r循環資源」という名のもとに安全性の基

準を満たさない廃棄物が商品として市場に出回り，地球環境を悪化させることはあって

はならない.また，供試材料と底泥，海水との相互作用を把握，あるいは予測し底質改

善効果を検証するためにも，供試材料のキャラクタリゼーションは不可欠である.この

章では，供試材料のキャラクタリゼーションを行うことで，供試材料の特性に基づいた

底質改善材としての評価を行なった.さらには，環境基準に基づいた安全性試験を行い

安全'性の確認を行なった.

2-2 実験方法

2・2・1 供試材料のキャラクタリゼーション

研究には，高炉水砕スラグおよび石炭灰造粒物を用いた.高炉水砕スラグ (JFE製)，

石炭灰は微粉炭燃焼方式の石炭火力発電所から産生するフライアッシュに高炉セメン

トを 10-15%添加し粒径 5mmおよび 10mmに造粒した小野田製の Hiビーズ(株式

会社エネ!ルギア・エコ・マテリア製)である.

蛍光X線による組成分析，炭素・窒素含有量の定量およびX線回折による構造解析，

走査型電子顕微鏡観察はメノウ乳鉢で粉砕した粉体試料を供試した.

組成分析はガラスピードを作製し蛍光 X線法で行った.検量線には地質調査総合セ

ンター標準岩石試料 (JA-l，JA-2， JA-3， JB-la， JB-2， JB-3， JG-la， JG-2， JG-3， JGb-l， 

JR-l， JR-2， JP-l， LF-l， JCh-l)を用いて同様にガラスピード作製 (Fukukawaet al.， 

2004)を行い，波長分散型蛍光 X線装置(ZSX-I0le;理学電機工業)で行った.また，

石炭灰造粒物の全炭素(TC)，無機炭酸(lC)，窒素を CHNコーダー (MT-5;Yanaco)で

測定した.ICは塩酸処理 (Yamamuroet al.: 1995)にて追い出された炭素量とした.x
線回折による結晶構造解析は X線回折装置(Rigaku-RINT2500V 理学電機工業)で

CUK:l線にて X線強度 40kV; 150 mAで行った.回折ピークの解析は機器付属の
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JCPDSカードデータベースで行った.走査型電子顕微鏡観察はイオンスパッタリング

法による金のコーティング処理を行い，走査型電子顕微鏡(ABT-150F;TOPCON)にて

加速電圧 13kVで撮影した.比表面積の測定は比表面積測定装置(ASAP2000;

Micromeritics)にて窒素ガス吸着による BET(Brunauer，Emmett， Teller)法で行った.

乾燥重量，強熱減量(LOI:Loss on Ignition)，陽イオン交換容量(CEC:Cation Exchange 

Capacity)，交換性陽イオン，塩基飽和度， pH(H20)，電気伝導率(1: 5水浸出法)， 

リン酸吸収係数 (PAC:Phosphate Adsorption Coefficient)は土壌標準分析法(土壌標

準分析測定法委員会:2003)に従って行った.ただし，試料は供試材料そのものの性

質を評価するために粉砕や筒分けを行わずそのまま供試した.

2-2-2 環境規制元素の溶出試験

本報では石炭灰造粒物を海域に施用することを想定しているため，土壌の汚染に係る

環境省告示 46号法(環境省:2008)を適宜修正して行った.すなわち，ガラス繊維ろ

紙 (GF/C;Whatman)にで慮過した清澄な愛媛県沖表層海水(pH7.7)を2L容ポリカー

ボネート製三角フラスコに 1L入れ，供試材料を 100g L"1となるように添加し，室温

20"Cにてマグネティックスターラーにて 100rpmの速度で 6時間撹持した.ただし，

F (フッ素)， B (ホウ素)については海水中にそれぞれ， 70μ.M， 0.43mM (一色:2005) 

含まれているため，超純水で、溶出試験を行った.撹持後，孔径 0.45μmのメンプラン

フィルター付き漏斗 (145-0045;NALGENE)でろ過し，ろ液を以下の分析に供した.

Cd， Co， Cu， Ni， Pb， Znについては固相抽出カートリッジ(InertSepME-1; GL 

Science) で脱塩および重金属類を 100倍濃縮し (Oshimaet al.: 200ω ， 

ICP-AES(OPTlMA3000;パーキンエルマー)で定量した.その他の元素については工業

用水試験方法(JISKOlOl)に基づいて定量した(並木:1999). 

2-3 結果

2・3・1 高炉水砕スラグのキャラクタリゼーション

高炉水砕スラグの組成を Table2・1に示す.高炉水砕スラグの主組成はカルシウム，

ケイ素，アルミニウムであった.また，高炉水砕スラグの有機炭素含量は 200mgkg"l， 

有機窒素は検出限界以下(く0.02%)であった.

高炉水砕スラグのX線回折図形を Fig_2-1に示す.粒径 3mm以上では Ca2AlzSi07

(Gehlenite)， Ca2MgSiz07 (Akerma凶te)，κ・Alz03のピークが顕著に見られたが，粒

径が小さくなるにつれて X線回折のピークはプFロードになる傾向を示した.粒径 1・3

mm画分は， Ca込lzSi07(Gehle凶te)， Ca2MgSiz07 (Akermanite)，κ-Alz03のピーク

は微弱となった.1mm以下の画分では，ほとんどの粒子が非品質であると言える.高

炉水砕スラグの SEM(走査型電子顕微鏡)写真を Photo.2・la，2・lbに示す.Photo.2・la

に示す粒径の大きい画分は規則正しい頑強な結晶が成長している粒子が多い.これに対
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して，Photo. 2・1bに示す粒径が小さい画分は不定形のアモルファスのような粒子が多い.

以上より，高炉水砕スラグは，カルシウム，ケイ素，アルミニウムなどを主成分とする

非晶質鉱物の中に Ca込hSi07(Gehlenite)， Ca2MgSi207 (Akermanite)，κ-Al203へ

の結晶化の途上にある粒子が共存しているものと言える.

高炉水砕スラグの物理化学的性質を Table2・2に示す.特徴的な性質として含水率，

強熱減量はそれぞれ， 0.01， 0.12 %であり，非常に小さかった.比表面積，電気伝導率

(1 : 5水浸出法)， CEC，交換性陽イオン， PACはそれぞれ， 0.2 m2 gol， 0.1 mS cm・1

0.6 cmo1: kgo1， 0.1-0.6 cmolc kgo1， 1414 mg-P205 100 g-dw・1であった.

2-3・2 石炭灰造粒物のキャラクタリゼーション

石炭灰造粒物の組成を Table2・3に示す.石炭灰造粒物の主組成はケイ酸アルミニウ

ムで、あった.また，有機炭素，有機窒素はそれぞれ， 27.4 ，0.2 g kgo1であった.

石炭灰造粒物のX線回折図形を Fig.2-2に示す.Table 2・3の組成分析およびFig.2-2

のX線回折ピークより，石炭灰の主たる鉱物組成は Si02{Quartz)，Al6Si2013 (Mullite) 

であった.

石炭灰造粒物の SEM写真を Photo.2・2a，2・2bに示す.Photo.2・2aは低倍率撮影で，

球状粒子がフライアッシュで、あり，角ばった粒子はフライアッシュがセメントによって

被覆されたものが観察された.Photo.2・2bは石炭灰造粒物の高倍率撮影であり，表面は

多孔質で、あった.

石炭灰造粒物の物理化学的性質を Table2-4に示す.特徴的な性質として LOI，比表

面積，交換性カルシウム， PACがそれぞれ， 38.2 %， 18.6-21.1 m2 gol， 34.1 cmolckgo1， 

2260 mg-PZ05 100 g-dwo1と高かった.

2-3・3 環境規制元素の溶出試験

高炉水砕スラグからの環境規制元素の溶出試験結果を Table2-5に示す.測定を行な

った元素全てにおいて溶出基準を満たした.

石炭灰造粒物からの環境規制元素の溶出試験結果を Table2-6に示す.測定を行なっ

た元素全てにおいて溶出基準を満たした.

なお， Co， Cu， Ni， Znについて溶出基準は設定されていない.

24 考察

高炉水砕スラグや石炭灰造粒物は Table2・1，2-3の組成分析結果からほとんどが無機

物質から構成されており，有機炭素や有機窒素が少ない.したがって，有機物含量の高

い底泥に，これらを混合し相対的に有機物含量を低下させ底質環境の改善を図ることを

想定すると，有機物負荷，窒素負荷をほとんど海域に与えない利点がある.石炭灰造粒

物には有機炭素が 27.4g kgo1含まれている.微粉炭燃焼式の火力発電所のボイラ内の温
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度は 1400-15000Cであり(白井:2002)，石炭燃焼時の多環芳香族炭化水素(PAH)の生

成濃度は 800
0
Cで最大となる (Yanet al.:2004). したがって， PAHの生成が低く抑え

られる条件でボイラ内で石炭が燃焼していることから石炭灰造粒物中の PAHの濃度は

低いと考えられる.

地球化学図より日本の岩石の主要な重金属含有量の平均値はMnO，Zn， Pb， Cr， Cu， 

Niそれぞれ， 1260， 118， 23.1， 65.2， 30.6， 25.1 mg kg'l (質量濃度に換算)である(産

業技術総合研究所地質調査総合センター:2008).高炉水砕スラグの重金属含有量は

Mnについては日本の岩石の平均値に比べて 2倍で、あったが，それ以外は日本の岩石に

比べて低かった.石炭灰造粒物の重金属含有量については Cuを除いて日本の岩石の平

均値に比べて低かった.また， Pb， Niは日本の岩石の平均値とほぼ同等であった.

Cd， Pb， Cr6+， As， T-Hg (総水銀)， Seの土壌含有量基準値は，それぞれ 150，150， 250， 

150， 15， 150 mg kg'lである(環境省 :2002) .高炉水砕スラグ，石炭灰造粒物共に土壌

含有量基準を満たした (Table2・1，2・3).ただし， As， Cd， Hg， Seについては本実験で

採用した組成分析法で検出できないため，これらについては環境規制元素の溶出試験の

結果より (Table2・5，2-6)，高炉水砕スラグや石炭灰造粒物からの As，Cd， Hg， Seの溶

出は溶出基準値以下であった(環境省:2008). 

底泥の重金属の参考値としては，広島市環境白書によると， 2006年度の広島湾(金

輪島西岸)の底泥の Cd，Pb， As， T-Hg， Alk-Hg (アルキル水銀)，Cu， Crはそれぞれ，

0.10， 10，3.3，0.19， ND， 18， 18 mg kg'lである(広島市 :2007).また， 2006年度の向

洋入り江(広島市)の底泥では Cd，Pb， As， T-Hg， Alk-Hg， Cu， Crはそれぞれ， 0.67，35， 

22， 0.33， ND， 88， 76 mg kg'lである(広島市 :2007). 

高炉水砕スラグについては，粒径 3mm以上の画分は Ca込hSi07(Gehlenite)， 

Ca2MgSh07 (Akermanite)，κ-Ab03などの結晶が成長しており， 3mm以下の画分は

結晶成長の途上で冷却によって成長が停止しており，規則正しい結晶構造を取らないア

モルフアスで、あった(Fig.2・1).これに対して，石炭灰造粒物は粒径が 5mm，10mmに

関わらずケイ酸アルミニウム系および石英の結晶構造を示した (Fig.2・2). この違いは

製造工程の違いによると考えられる.即ち，高炉水砕スラグの 3mm以上の画分は，水

冷時にスラグヤードの中心部に位置していた粒子で冷却に時間を要したため結晶が成

長したと考えられる.これに対し， 3mm以下の画分はスラグヤードの表面付近に位置

していた粒子であり，急冷されたためアモルファス状で結晶が発達せず，脆くて粉砕さ

れやすいと考えられる.一方，石炭灰造粒物は，微粉炭燃焼方式の石炭火力発電所から

産生するフライアッシュに高炉セメントを 10-15%添加し粒径5mmおよび 10mmに

造粒したものであり，原料や製造工程が同一であるため，結晶相は粒径に関わらず同じ

であると考えられる.

高炉水砕スラグの比表面積は 0.2m2 g'lであり，文献値の高炉スラグの<0.1"'-'0.90 m2 

g'lの範囲に収まっていた (Dimitrovaet al.: 2000， Kostura et al. 2005， Jing et al.: 
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2008) .石炭灰造粒物の比表面積は， 18.6-21.1 m2 golで、あった.原料のフライアッシ

ュの 2.1-7.57m2 golに比べて大きかった(Pengthamkeeratiet al.: 2008， Wang et al.: 

2008， Jing et al: 2008).石炭灰造粒物を製造する際にセメントとフライアッシュを混

合する工程においてポゾラン反応が起こり，粒子構造が細密化し(山本ら:2007)，表

面積が増大したと考えられる.同じように造粒石粉もセメント造粒の際のポゾラン反応

によって細密化すると考えられるが比表面積は 5.9-11m2 g・1にとどまっている(浅岡

ら:2008). このように，石炭灰造粒物は原料のフライアッシュや高炉水砕スラグ，造

粒石粉に比べて比表面積が大きいので，物質の吸着や溶出などの石炭灰造粒物の界面で

の物質のやり取りに有利と言える.

陽イオン交換能については，土壌各種の交換性の Ca，Mg， K， Naはそれぞれ，

0.3-10.3， 0.1-2.2， 0.1-2.3， 0.1-2.4 cmolckgo1であることから(和田 :1997)，これら

と比較して，高炉水砕スラグは交換性陽イオンの量および CECが小さく，ほとんどイ

オン交換反応は期待できないことが示された.石炭灰造粒物は，交換性カルシウムが

34.1 cmolc kgo1であり，土壌の交換性カルシウム(和田 :1997)の0.3-10.3cmolc kgo1 

と比較して多いことが特徴的である.また，塩基飽和度を計算すると 116%であった。

交換性カルシウムの方が CECよりも数値が高くなっており，石炭灰造粒物の表面に付

着しているセメント由来のカルシウムも交換性カルシウムとして定量されたためと考

えられる.Table 2・3より石炭灰造粒物には Ca濃度換算で 39.6g"Ca kgo1が含まれてお

り，そのうち，Table 2・4より 13.7g kgo1が交換性カルシウムである.したがって，石

炭灰造粒物が含有するカルシウムの34.6%が溶出する可能性があることが示唆された.

また，石炭灰造粒物の pH(H20)は 10.2であり，石炭灰造粒物のカルシウム塩の加水分

解による pH上昇と考えられる.したがって，硝化や有機物の分解過程で生じる有機酸

などによって酸性化した底泥の pHを中和するのに有効である.一方，高炉水砕スラグ

にもカルシウムが Ca濃度換算で314g"Ca kgo1と石炭灰造粒物の 10倍多く含んでいる

(Table 2・1).しかし，高炉水砕スラグのカルシウムは， Ca込hSi07(Gehlenite)， 

Ca2MgSi207 (Akermanite)などの形態で，交換性カルシウムの量は 0.6cmolc kgo1と少

なく，底泥の中和は期待できない (Fig.2・1，Table 2・2).

PACはリンの固定力(吸着力)の強さを示すものであり(土壌標準分析測定法委員

会:2003)， 1500 mg" P205・100g"dWo1以上の土壌を黒ボク土と言い(三枝ら :1992)， 

主として火山性の土壌でありリンの固定力が強い.高炉水砕スラグや石炭灰造粒物は土

壌ではないが，これらは天然に存在する鉱物から成っており，リンの固定力の比較のた

めの知見も多いことから， PACで評価した.高炉水砕スラグ，石炭灰造粒物の PACは

それぞれ， 1414，2260mg"P205・100g"dWo1で、あった.八郎潟干拓地土壌(高橋ら :1997)， 

火山灰(柳田ら:1994)のPACはそれぞれ， 737-2118，2590-3620 mg"P205・100g"dWo1

である.したがって，高炉水砕スラグはリンの固定力は強いものの土壌と同じ程度，石

炭灰造粒物は黒ボク土や火山灰に匹敵するほどリンの固定力は強いと言える.したがっ
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て，間隙水中のリンの海水中への回帰を抑制するためには，高炉水砕スラグより石炭灰

造粒物のほうが適していると言える.

2-5 2章のまとめ

高炉水砕スラグはカルシウム，ケイ素，アルミニウムなどを主成分とする非品質鉱物

の中に Ca込bSi07(Gehleni旬)， Ca2MgSi207 (Akermanite)，κ-Ab03への結晶化の途

上にある粒子が共存していた.環境規制元素の溶出量は溶出基準を満たした.比表面積

および陽イオン交換能が小さく，リンの固定力は土壌と同等であった.以上より界面の

反応性は乏しいが，有機物含量の高い底泥に，高炉水砕スラグを混合し相対的に有機物

含量を低下させ底質環境の改善を図ることを想定すると，有機物負荷，窒素負荷をほと

んど海域に与えることなく底質環境を改善できると考えられた.

石炭灰造粒物は Si02(Quartz)，A16Sb013 (Mullite)が主たる結晶組成であった.環境

規制元素の溶出量は溶出基準を満たした.造粒工程におけるフライアッシュとセメント

とのポゾラン反応によって粒子構造が細密化して表面積が増大し，物質の吸着や溶出な

どの石炭灰造粒物の界面における物質のやり取りに有利と言える.石炭灰造粒物のカル

シウム塩の加水分解によって，酸性化した底泥のpHを中和するのに有効である.黒ボ

ク土や火山灰に匹敵するほどリンの固定力は強く，間隙水中のリンの海水中への回帰の

抑制が期待できる.
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3章 水槽による擬似現場実験

3-1はじめに

底質改善に関する既往の研究では室内実験と現場実験とが個別に行われている報告

が多く，且つ評価項目が限定されているため，底質改善効果のメカニズムに関して十分

な解明には至っていない.したがって，成功・失敗事例を十分に検証できない場合が多

い.一方，本研究では系内の環境をコントロールできる室内実験によってリサイクル材

の物性および重金属，栄養塩の吸脱着など基礎的なパラメーターを取得し底質改善材と

しての評価を行っている.本章で行う水槽を用いた擬似現場実験は，条件が統制できる

室内実験と気象などの影響によって条件が変動する現場観測の中間に位置する.したが

って，本研究では実際に現場の底泥に対してリサイクル材を適用した際に起こるであろ

う底質の物質循環プロセスの変化を考察することが可能になると思われる.室内実験と

擬似現場実験による一連の検証によって，実際の現場で利用可能な最適なりサイクル材

の施用法を提案する.

主主五塗

3-2-1 1回目のコンテナ試験

2007年 6月 14日に大河入り江(広島市南区)の漁業管理組合事務所前(Fig.3-1a) 

の底泥を吸引車で採取し，採取後，直ちに広島市水産振興センター(広島市西区)へ搬

送した.日開き1.8cmのゴルフネットで、底泥中の小枝やゴ、ミ等の爽雑物を除去後， 17 

時聞かけて底泥を沈降分離させた.得られた底泥を柄杓にて均質になるように緩く撹枠

後，容量 100L(中;550(上部中;655 mm) ，h; 420 mm)の黒色のポリエチレン製円形遮

光水槽に 50Lずつ分注した.また，円形水槽の周囲に温度調節用角型 FRP水槽(底の

内径 820x 1720 x h; 670 mm)を外設し，砂ろ過海水を循環させ，ウォーターパスとし，

円形水槽の急激な水温変化を抑制して現場の状況に近づけた (Photo.3-1， Fig. 3-2). 

試験は，底泥 50L(60 kg)に対して 13L(I9 kg)の高炉水砕スラグ(重量比濃度 32

w!w%) ，あるいは 13L(I3 kg)の粒径 5mmの石炭灰造粒物 (22w!w%)を混合した処

理区を設定し，比較のため底泥 50L(60 kg)のみで供試材料を添加しない対照区も設け

て行った.それぞれ3連で試験を行った.

円形水槽には，底泥が巻き上がらないように塩化ピニル製のチューブ、にローラークラ

ンプを取り付けた海水注水管を底泥表層に対して，注水方向が横になるように浸潰して

(Photo. 3-2) ;円形遮光水槽内が広島湾北部の海水交換率の平均値(小川:2002)であ
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る 0.7d'lとなるよう砂ろ過海水を常時供給し循環させた.流量は単位時間あたりの円

形水槽からオーバーフローする海水をメスシリンダーで測定し適宜調整した.試験は

2007年 6月 14日から 7月 9日(ただし，底泥の TOC，TP， TN用のサンプルは 7月 17

日に採取)まで行なった.

(1)測定項目および測定法

a.海水

水温，電気伝導度，塩分，濁度， pHは複合電極(水質チェッカーU-10; HORIBA) 

で底泥から直上およそ 15crnの直上水を測定した.

溶存酸素は直上およそ 15crnの海水をフラン瓶にサイホンの原理により採取し，直

ちに酸素固定を行い，現地でウインクラー・アジ化ナトリウム変法にて滴定した(那須

ら:1994). 

底泥直上 15crnからディスポシリンジで海水 20rnL採取し，孔径0.45μmの親水性

PVDFシリンジフィルター(MILLEX-HV; Millipore)で、ろ過し，試水を採取した.試水

は冷暗を保って 3時間以内に研究室に搬送し-200
Cで凍結保存し，後の溶存態の栄養塩

分析 (NH4"N，N02・， N03"， P043・，Si02・Si)に供した.これら栄養塩類の分析はオート

アナライザー (SWATT;BLTEC)を用いて，それぞれ加熱気化インドフェノールブルー

吸光光度法，ナフチルエチレンジアミン吸光光度法， Cd-Cu還元ナフチルエチレンジ

アミン吸光光度法，モリブデンブルー吸光光度法，モリブデンブルー吸光光度法にて定

量した.

b.底泥

底泥の採取は次の通り行なった.供試した底泥は浮泥状で，コアサンプラーを適用で

きなかったため，円形シール容器(中;77 rnrn， h; 47 rnrn)を空気が入らないようにゆっ

くりと水中に沈め底泥に差し込んだ後，蓋を横から慎重に挿入して密閉し，表層から

47 rnrnの底泥を採取した.

底泥の pHおよびORP(酸化還元電位) は採泥後，直ちに土壌用 pH計 (PRN-41;

FUJIWARA)， ORP計 (RM-12P;TOADK)にてそれぞれ測定した.

水分含量は、湿泥 5g前後を秤量し， 110
0
Cで 12時間乾燥させたときの減量から算出

した.更に 700
0
Cで5時間強熱し強熱減量 (LOI:Loss on Ignition)を求めた.

底泥の TN(全窒素)， TOC (全有機炭素)は，薬さじで高炉水砕スラグあるいは石

炭灰造粒物を取り除いた湿泥を600Cで12時間乾燥させた試料をメノウ乳鉢で粉砕し塩

酸処理 (Yarnarnuroet al.: 1995)によって無機炭酸を除去し，再度 600Cで乾燥させた

試料を元素分析装置 (CHNS/O2400II ;パーキンエルマー)で測定した.

底泥の TP(全リン)は，薬さじで高炉水砕スラグあるいは石炭灰造粒物を取り除いた

湿泥を 60
0Cで 12時間乾燥させた試料をメノウ乳鉢で粉砕し，過塩素酸・硝酸分解法で
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湿式分解後，モリブ、デンブ、ル一法で定量した(環境省:2001). 

c.間隙水

底泥を 22"Cで 3500rpm， 10分間遠心して間隙水を得た.

間隙水中の硫化物 (H2S-S)は未ろ過の間隙水試料 5mLに溶存硫化物測定用検知管

(北J11式ガス検知管 200SB・光明理化学工業)を浸漬して測定した.

間隙水中の栄養塩 (NH4-N，N02.， N03・， P043o， Si02・Si)は，間隙水を孔径 0.45μm

の親水性 PVDFシリンジフィルター (MILLEX-HV; Millipore)でろ過後，オートアナ

ライザー (SWATT;BLTEC)で定量した.

3-2・2 2回目のコンテナナ試験

2007年 7月 23日大洲入り江(広島市南区)(Fig.3・lb)において底泥をショベルで採

取し，直ちに広島市水産振興センター(広島市西区)へ搬送した.底泥を黒色のポリエ

チレン製円形遮光水槽に 50Lずつ均質になるように撹持しながら分注した.その後， 8

月 27日までの 35日間，円形遮光水槽には海水交換率およそ 2.1do1で砂ろ過海水を注

水し底泥を安定化させた.また，直射日光を遮るため，遮光率 50%の農業用ネットを

2枚重ねて水槽に被せ浅海域の到達光量に調節した(遮光率実測値;93%，海面の光強

度;50-130μmol m02 8・1). 

試験は， 50L (60 kg)の底泥に対して 50L (50 kg)の石炭灰造粒物(粒径 5mm)を混合

した処理区 (83w/w%)および底泥 50L (60 kg)のみの対照区とし，それぞれ 3連で行

った.石炭灰造粒物を底泥に混合後，ろ過海水の交換率を約 0.7do1 (広島湾北部の平均

海水交換率)に低下させて試験を開始した.試験は 2007年 8月 27日から 10月 10日

まで行なった.

実験装置，サンプリング方法，分析項目，分析法は 1回目と同様である.

3-2・3 3回目のコンテナナ試験

2007年 11月 5日に呉港(Fig.3-1c)1こおいて広島大学生物生産学部付属新豊潮丸の

SM採泥器で底泥を採取し，直ちに広島市水産振興センター(広島市西区)へ搬送した.

黒色のポリエチレン製円形遮光水槽に底泥を 25Lずつ均質になるように撹持しながら

分注した.円形遮光水槽には，砂ろ過海水を交換率約 0.7dayo

1で底泥が落ち着くまで

の36日間注水した.直射日光を遮るため，遮光率 50%の農業用ネットを 1枚重ねて水

槽に被せ浅海域の到達光量に調節した. (遮光率実測値;85%，海面の光強度;50-130 

μmol m02 
801) . 

2007年 12月 11日に下記の通り，底泥の湿重量に対して石炭灰造粒物(粒径 5mm)

を3段階の重量比で混合し，対照区も含めて 4試験区，それぞれ 3連で試験した.2008

年 1月 16日まで試験を行った.

17 



1)対照区:底泥 25L (29 kg)のみ.

2)石炭灰造粒物lOw/w%混合区:底泥 25L(29 kg)+石炭灰造粒物 2.9L (2.9 kg). 

3)石炭灰造粒物 15w/w%混合区:底泥 25L(29 kg)+石炭灰造粒物 4.4L (4.4 kg). 

4)石炭灰造粒物 30w/w%混合区:底泥 25L(29 kg)+石炭灰造粒物 8.7L (8.7 kg). 

実験装置，サンプリング方法は 1，2回目と同様である.分析項目は 1，2回目の項目

に加えて， Chl a濃度を測定した. Chl a濃度は，蛍光強度をクロロフィルセンサー

(CHL-30;笠原理化工業)を用いて測定し，アセトン抽出吸光光度法(日本海洋学会:

1970)で蛍光強度と Chlaの濃度の関係をキャリプレーションして算出した.また，

DOの測定を蛍光式溶存酸素計 (HQ40d;HACH)に変更した以外は測定方法は 1，2回

目と同様である.

主主益基

3-3・1 1回目のコンテナ試験

(1)直上水の経日変化

海水交換率が 0.7d-1であるので，直上水の水質は供給海水の影響を大きく受けてい

る.よって，対照区と高炉水砕スラグあるいは石炭灰造粒物を混合した区の比較のみで

議論する.試験期間中の水温は 20.8-25.50Cで、あった(Fig.3-3).塩分は 2.89""'3.07% 

の範囲で変動した(Fig.3-4).

直上水の pHは対象区との間で統計的な有意差は認められなかったが， 18日目以降

で対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の pHが高し、傾向を示した(Fig.3-5).

直上水の DOは対象区との間で統計的な有意差は認められなかったが， 18日目以降

で対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の DOが高い傾向を示した(Fig.3-6). 

直上水の NH4-N濃度の経日変化を Fig.3-7に示す.期間を通して，対照区に比べて

高炉水砕スラグ混合区および石炭灰造粒物混合区の NH4-N濃度が高い傾向を示した.

特に， 18日目で統計的に有意(p<0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区が，また

24日目で、統計的に有意(p<0.05)に対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区でNH4-N濃度

が高かった.

直上水の N03・+N02・濃度は対象区との間で統計的な有意差は認められなかったが， 3 

日目以降で対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の N03・+N02・濃度が高い傾向を示した

(Fig.3-8). 

直上水の P043・濃度は 18日固までは対照区との間で統計的な有意差は認められなか

ったが， 24日目で対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区および石炭灰造粒物混合区で

統計的に有意(pく0.05)にP043-濃度が低かった(Fig.3-9). 

直上水の Si02・Si濃度は期間を通して， 10日以降で対照区に比べて石炭灰造粒物混
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合区の Si02・Si濃度が高い傾向を示した(Fig.3・10).特に， 10， 18日目で統計的に有意

(p<0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の Si02・Si濃度が高かった.

(2)間隙水の経日変化

間隙水の NH4-N濃度は 18日以降，対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区の NH4-N

濃度が高くなる傾向を示した (Fig.3・11).特に， 18日目で、統計的に有意(pく0.05)に対

照区に比べて高炉水砕スラグ混合区でNH4-N濃度が高かった.

間隙水の N03・+N02・濃度は 3日目で対照区に比べて統計的に有意に高炉水砕スラグ

混合区(p<0.05)と石炭灰造粒物混合区(pく0.01)においてN03'+N02・濃度が高くなったの

を除いて対照区との間で統計的な有意差は認められなかった(Fig.3・12).

間隙水の P043'濃度の経日変化は期間を通して，対照区に比べて，石炭灰造粒物混合

区でP043'濃度が低かった(Fig.3-13).特に， 3，10日目で統計的に有意(p<O.o1)に対照

区に比べて石炭灰造粒物混合区で P043'濃度が低くなった.高炉水砕スラグ混合区の

P043'濃度は 10日固までは対照区と有意差は認められなかったが， 18日目で有意

(p<0.05)に低下し， 24日目で有意(p<O.o1)に高かった.

間隙水の Si02・Si濃度は期間を通して， 18日固までは対照区に比べて石炭灰造粒物

混合区の Si02-Si濃度が低い傾向を示した(Fig.3-14).特に， 3，18日目で統計的に有意

(pく0.01，pく0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の Si02・Si濃度が低かった.高

炉水砕スラグ混合区では 18日固までは対照区と有意差は認められなかったが， 24日目

で、有意(p<O.o1)に Si02・Si濃度が高かった.

間隙水の H2S-S濃度は 10日目以降，対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の H2S-S

濃度が低い傾向を示した(Fig.3-15).特に， 10，18日目で統計的に有意(p<O.Ol，p<0.05) 

に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の H2S-S濃度が低かった.一方，高炉水砕スラ

グ混合区では対照区との有意差は認められなかった.

(3)底泥の経日変化

底泥のpHは，試験期間を通して，石炭灰造粒物混合区のpHが高い傾向を示した(Fig.

3・16).特に， 3，18日目で統計的に有意(pく0.01)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区

でpHが高かった.高炉水砕スラグ混合区では， 18日目で、統計的に有意(p<0.05)に対照

区に比べて pHが高かったのを除き，対照区と統計的な有意差は認められなかった.

底泥の ORPは期間を通して石炭灰造粒物混合区の ORPが低い傾向を示した(Fig.

3-17).特に， 3-32日目で統計的に有意(p<0.01-0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物

混合区で ORPが低かった.高炉水砕スラグ混合区と対照区の間では統計的な有意差は

認められなかった.

底泥の LOIは，期間を通して，対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区，石炭灰造粒

物混合区でLOIが低い傾向を示した(Fig.3・18).特に，3，24日目で、統計的に有意(p<O.Ol，
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p<0.05)に対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区の LOIが低かった.石炭灰造粒物混合

区では 3，18日目に統計的に有意(pく0.01)に対照区に比べて LOIが低かった.

底泥の TOCは期間を通して対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区の TOCが低い傾

向を示した(Fig.3-19).特に， 2，32日目で統計的に有意(pく0.05)に対照区に比べて高炉

水砕スラグ混合区の TOCが低かった.石炭灰造粒物混合区では3日目に統計的に有意

(p<0.05)に対照区に比べて TOCが低かったのを除き，対照区と統計的な有意差は認め

られなかった.

底泥の TNは期間を通して対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区，石炭灰造粒物混合

区の TNが低い傾向を示した(Fig.3・20).特に 32日目で、統計的に有意(pく0.05)に対照区

に比べて高炉水砕スラグ混合区の TNが低かった.

底泥の TPは石炭灰造粒物混合区で対照区と同様に増加したが(有意差無し)，高炉

水砕スラグ混合区では上昇しなかった(Fig.3・21).特に 3，32日目で統計的に有意

(p<O.o1)に対照区に比べて高炉水砕スラグ混合区の TPが低かった.

3-3・2 2回目のコンテナ試験

(1)直上水の経日変化

海水交換率が 0.7d'lであるので，直上水の水質は供給海水の影響を大きく受けてい

る.よって，対照区と石炭灰造粒物を混合した区の比較のみで議論する.試験期間中水

温は，23.6-29.40Cの範囲で、(Fig.3-22)，塩分は2.85-3.12%の範囲で変動した(Fig.3-23). 

直上水の pHは期間を通して，対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の pHが高い傾向

を示した.25日目を除き統計的に有意(p<0.01-0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混

合区の pHが高かった(Fig.3-24). 

直上水の DOは対照区との間で統計的な有意差は認められなかったが， 25日目以降

で対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の DOの消費が抑制される傾向を示した(Fig.

3・25).

直上水のNH4・N濃度は試験区の間で、統計的な有意差は認、められなかった(Fig.3-2ω.

直上水の N03・+N02・濃度は期間を通して，対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の

N03・+N02・濃度が高い傾向を示した(Fig.3・27).特に， 25日目で、統計的に有意(p<0.05)

に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の N03・+N02・濃度が高かった.

直上水の P043-濃度の経日変化を Fig.3-28に示す.期間を通して対照区に比べて石

炭灰造粒物混合区の P043-濃度が低い傾向を示した.特に， 35日目で統計的に有意

(pく0.05)で、あった.

直上水の Si02-Si濃度は試験区の間で統計的な有意差は認められなかった(Fig.3-29). 

(2)間隙水の経日変化
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間隙水のNH4-N濃度は試験区の間で、統計的な有意差は認められなかった(Fig.3-30). 

間隙水の N03・+N02・濃度は，石炭灰造粒物混合直後は対照区に比べて有意(p<0.05)

に石炭灰造粒物混合区の N03・+N02・濃度が高くなったが(Fig.3・31)，それ以後は，期間

を通して対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の N03・+N02・濃度が低い傾向を示した.

特に， 25 日目で統計的に有意(p<0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の

N03・+N02・濃度が低かった.

間隙水の P043-濃度の経日変化を Fig.3-32に示す.期間を通して，対照区に比べて，

石炭灰造粒物混合区で P043-濃度が低い傾向を示した. 45日目を除き統計的に有意

(pく0.01-0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の P043-濃度が低かった.

間隙水の Si02-Si濃度は，石炭灰造粒物混合直後は対照区に比べて有意(p<0.05)に石

炭灰造粒物混合区の Si02・Si濃度が低くなったが，以後，試験区の間で統計的な有意差

は認められなかった(Fig.3-33). 

間隙水の H2S-S濃度の経日変化を Fig.3・34に示す.期間を通して，石炭灰造粒物混

合区で H2S-S濃度が低く抑えられた.特に， 35，45日目で、統計的に有意(p<0.05)に対照

区に比べて石炭灰造粒物混合区の H2S-S濃度が低かった.

(3)底泥の経日変化

底泥の pHは期間を通して石炭灰造粒物混合区で高い傾向を示した(Fig.3-35).特に，

石炭灰造粒物混合直後， 25，45日目で、統計的に有意(p<0.05)に対照区に比べて石炭灰造

粒物混合区で pHが高かった.なお 35日目は pH電極破損のため測定値は 1つのみで

ありエラーパーは示していない.

底泥の ORPは，石炭灰造粒物混合直後を除き，石炭灰造粒物混合区で低い傾向を示

した(Fig.3・36).特に， 9，35日目で、統計的に有意(p<O.OUに対照区に比べて石炭灰造粒

物混合区で ORPが低かった.

底泥の LOIは期間を通して，対照区に比べて石炭灰造粒物混合区で高い傾向を示し

た(Fig.3-37). 

底泥の TOCは期間を通して対照区に比べて石炭灰造粒物混合区で高い傾向を示した.

特に， 25日目で、統計的に有意(p<0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の TOCが

高かった(Fig.3-38). 

底泥の TNは試験区の聞に有意差は認められなかったが， 25日目以降，対照区に比

べて石炭灰造粒物混合区の TNが高い傾向を示した(Fig.3-3ω.

底泥の TPは期間を通して，対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の TPが高い傾向を

示した.特に 25日目で、統計的に有意(pく0.05)に対照区に比べて石炭灰造粒物混合区の

TPが高かった(Fig.3-4ω.

3-3-3 3回目のコンテナ試験
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(1)直上水の経日変化

海水交換率が 0.7d.1であるので，直上水の水質は供給海水の影響を大きく受けてい

る.よって，対照区と石炭灰造粒物を混合した区の比較のみで議論する.試験期間中，

水温は 11.7~ 14.6"Cの範囲で、(Fig.3・41)，塩分は 3.19'""'3.30%の範囲で変動した(Fig.

3・42).

直上水の pHは期間を通して，試験区の問で統計的な有意差は認められなかった(Fig.

3・43).

直上水のDOは期間を通して，試験区の間で統計的な有意差は認められなかった(Fig.

3・44).

直上水の NH4-N濃度は 28日目で， 10 w/w%石炭灰造粒物混合区(以下， 10 w/w% 

区)と 15w/w%区との間および30w/w%区との間で統計的な有意差(p<0.05)が認、めら

れたのを除き，試験区の間で統計的な有意差は認められなかった(Fig.3-45). 11， 28日

目で供給海水よりも石炭灰混合区の NH4-N濃度が高い傾向を示した.

直上水の N03.+N02・濃度は 1日目で， 10 w/w%区と 30w/w%区との間で統計的な有

意差(pく0.05)が認められたのを除き，試験区の間で統計的な有意差は認められなかった

(Fig.3・46).11，28日目で供給海水よりも石炭灰混合区の N03・濃度が高い傾向を示した.

直上水の P043濃度は 15w/w%区， 30w/w%区の P043.濃度が 1日目で対照区および

10 w/w%区に比べて統計的に有意(pく0.01)に高かった(Fig.3・47). 11， 28日目で供給海

水よりも石炭灰混合区の P0430濃度が高い傾向を示した.

直上水の Si02・Si濃度は試験区の間で統計的な有意差は認められなかった(Fig.

3-48). 

(2)間隙水の経日変化

間隙水の NH4-N濃度の経日変化を Fig.3・49に示す.11日目で 15w/w%区， 30w/w%

区の NH4-N濃度が対照区に比べて統計的に有意(p<0.01，p<0.05)に高かった.また，

11， 28 日目では石炭灰混合比率が高いほうが統計的に有意(pく0.01~0.05)に NH4-N濃度

が高かった.また， 37日目では 10w/w%区， 30 w/w%区の NH4-N濃度が対照区に比

べて統計的に有意(p<0.05， pく0.01)に高かった.

間隙水の N03・+N02・濃度は期間を通して検出限界以下で、あったため図示しなかった.

間隙水の P0430濃度の経日変化を Fig.3-50に示す.期間を通して，対照区に比べて，

30w/w%区で、P0430濃度が低い傾向を示した.特に，11日目で 30w/w%区の P0430濃度

が対照区に比べて統計的に有意(p<0.05)に低かった.

間隙水の Si02・Si濃度は期間を通して石炭灰造粒物混合区の Si02-Si濃度が低い傾向

を示した(Fig.3・51).特に， 11，28日目で 15w/w%区が， 37日目で 1Ow/w%区がそれ

ぞれ対照区に比べて統計的に有意(p<0.05)にSi02・Si濃度が低かった.
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間隙水の H2S-S濃度は期間を通して検出限界以下(く0.1mg-S L"1)であったため図示

しなかった.

(3)底泥の経日変化

底泥の pHの経日変化を Fig.3・52に示す.期間を通して石炭灰造粒物混合区の pH

が高い傾向を示した.特に， 11， 28， 37日目で、統計的に有意(p<O.o1)に対照区に比べて

石炭灰造粒物混合区で pHが高かった.処理区の間では， 11日目で 10w/w%区に比べ

て 30w/w%区で、統計的に有意(p<O.o1)に pHが高かった. 28日目では石炭灰造粒物の

混合比率が高いほど統計的に有意(pく0.05)にpHが高かった. 37日目では 15w/w%区

に比べて， 10，30w/w%区で、統計的に有意(p<O.o1)に pHが高かった.

底泥の ORPの経日変化を Fig.3-53に示す.概ね石炭灰造粒物混合区の ORPが低い

傾向を示した.特に， 1日目， 11日目において，それぞれlOw/w%区， 30w/w%区が対

照区に比べて統計的に有意(p<0.05，pく0.01)に ORPが低かった.また，処理区の間では

11日目で 30w/w%区が他の試験区よりも ORPが有意(p<0.01)に， 28日目では石炭灰

造粒物の混合比率が高いほど ORPが有意(pく0.01-0.05)に低かった. 37日目では石炭

灰造粒物混合区が対照区に比べて有意(p<O.o1)に ORPが低かった.

底泥の LOIは期間を通して石炭灰造粒物混合区が対照区に比べて統計的に有意

(p<0.01-0.05)に低かった(Fig.3・54).処理区の間では 11日目ではlOw/w%区に比べて

30w/w%区で LOIが統計的に有意(p<0.01-0.05)に低かった.28日目では石炭灰造粒物

の混合比率が高いほど LOIが統計的に有意(pく0.01-0.05)に低かった.

底泥の TOCは， 11， 37日目で石炭灰造粒物混合区が対照区に比べて統計的に有意

(p<O.01 "'0.05)に低かった(Fig.3-55).処理区の問では28日目に 15w/w%区と 30w/w%

区で， 37日目でlOw/w%区と 30w/w%区で、統計的に有意差(pく0.05)が認められた.

底泥の TNは， 1日目で 30w/w%区で対照区に比べて統計的に有意(p<0.05)に低かっ

た(Fig.3・56). 37日目では 15，30 w/w%区で、対照区に比べて，それぞれ統計的に有意

(pく0.05，p<O. 0 1)に低かった.また， 30 w/w%区で 10w/w%区に比べて統計的に有意

(p<0.05， p<O.o1)に低かった.

底泥の TPは， 11日目で 15w/w%区で対照区に比べて統計的に有意(p<0.05)に低か

った(Fig.3・57).28日目では石炭灰造粒物混合区全てにおいて対照区に比べて統計的に

有意(p<0.05)に高かったが， 37日目には状況は逆転した(pく0.01).

3-4 考察

3・4・1 直上水の pHおよび底泥の pH

1回目"'3回目の試験いずれにおいても石炭灰造粒物混合区で底泥の pHが上昇した

(Figs. 3-16， 3・35，3・52). pHの上昇の原因は石炭灰造粒物のカルシウム塩の加水分解

である.第 2章より石炭灰造粒物の交換性カルシウムは 34.1cmolc kg"lで、ある(Table
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2・4).つまり， (3"1)式のように石炭灰造粒物からの交換性カルシウムの溶出，さらには

加水分解によって直上水の pHが上昇したと考えられる.ただし，海水中では(3・2)式の

ような炭酸平衡や， Ca2+が過剰に溶出する場合， (3・3)式のように Mg(OHhの析出が起

こり， pH約 9.4で Mg(OHhの析出が生じ pHの上昇は抑制される(三木ら:2003). 

したがって，石炭灰造粒物施用による直上水の pH上昇は小さいと考えられる.

Ca2++ 20H・特 Ca(OHh

C02+H20特 H2C03特 H++HC03・ 仲 2H++ C032" 

Ca(OHh+ Mg2+→Ca2++ Mg(OHh 
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高炉水砕スラグ混合区では底泥の pHの上昇は認められなかった(Fig.3・16).高炉水

砕スラグ、の交換性カルシウムは 0.6cmolc kg"lであり (Table2・2)，Ca2+の溶出は僅かで、

あり，底泥の中和は期待できないことが示された.一方，石炭灰造粒物混合区では底泥

のpHの上昇が認められた.しかし，底泥の pHを海水の pHの8.2程度に上昇させる

ことを想定すると，底泥の初期 pHやプロトン生成能，緩衝能等が底泥によって異なっ

ている.また， Ca(OHhの溶解度積は(3・4)式のとおりである(原口:2005). 

Ksp=(Ca2+J (OH"J2=5.5X 10・6 (3・4)

(3・4)式より，石炭灰造粒物から溶出する Ca2+の量を調整して OH"の生成量を制御す

ることは困難である.つまり，理論的に石炭灰造粒物の施用量を計算することは難しい.

したがって， Fig. 3・52に示したように，数段階の濃度段階を設定し最適な混合比率を

決定するのが現実的であろう.今回，呉港の底泥(pH7.2)を海水の pH8.2に上昇させる

ためには石炭灰造粒物を 15w/w%施用することが最適であることが示された(Fig.

3・52).

3・4・2直上水および間隙水の NH4"N

直上水の NH4"N濃度は一時的には統計的な有意差が認められたが，概ね供試材料を

添加した影響は認められなかった.一方，試験 3回目の間隙水中の NH4"N濃度は石炭

灰造粒物の混合比率が高くなるに伴い上昇した.また，底泥の pHも石炭灰造粒物の混

合比率が高くなるに伴い上昇した.

底泥中の NH4+は弱く交換性アンモニウムとして粘土鉱物に吸着している

(Rosenfeld:1979).ところが， NH3の解離定数はKb=1.75X10・5である(原口:2005). 

NH4"Nのうち非解離の NH3の割合は(3・5)式のように計算される(Korneret al. :2001). 

24 



100 
NH3(%)=一一ーでつ _r7'¥

(1 + lO¥pAQ-
pn)) 

(3・5)

ここで、pιはアンモニアの解離定数(pι=14千1og.品bで9.2である.これまでの実験

結果より底泥のpHの最大値8.9を用いて非解離の NH4"Nの割合を計算すると 33%と

なる.したがって，底泥に静電気的に吸着している NH4+は石炭灰造粒物の混合による

pH上昇によって NH3の形態が増加する.したがって，静電気的に底泥に吸着できなく

なった NH3が間隙水中へ溶出したと考えられる.

NH3の形態は生物にとって有害であり，例えば甲殻類における NH3の LC50は，

100-100000μMである(Basuyauxet al. :199ω.すなわち，今回の測定方法による間

隙水の NH4"N濃度(実際には NH4++NH3濃度)が 300-300000μM以上の底泥に石

炭灰造粒物を混合する場合には，石炭灰造粒物の混合比率を少なくするなど pH上昇を

抑えたり， NH4・N 濃度自体を低下させるなどの配慮をしない限り生物の生息環境の回

復は困難であると考えられる.

3す 3直上水および間隙水の P043'

石炭灰造粒物混合区ではいずれの試験においても間隙水中の P043'濃度が低下した

(Figs. 3"13， 3・32，3・5ω.一方，高炉水砕スラグ混合による間隙水中の P043濃度への影

響は石炭灰造粒物混合区ほど顕著に認められなかった(Fig.3・13).また，高炉水砕スラ

グ混合区の底泥の pHは，高炉スラグ混合後は 6.9"'7.1で推移した(Fig.3・16). この

pH領域での高炉水砕スラグのCポテンシャル(界面電位)は負である(Oguz:2004， Xue 

et al.: 2008). したがって，負電荷のpol・は高炉水砕スラグ界面に吸着し難い.さらに，

OH"とpol・との間で吸着サイトが競合する(Oguz:2005). また，もうひとつのリンの吸

着機構として鉄への吸着が考えられるが(湊ら:2008) ，底泥の ORPは・280--393mV 

であり，鉄は 3価よりも溶解度の高い 2価に還元された形態で存在している.ちなみに，

溶解度積はFe(OH)3がKsp=4X10品に対してFe(OH)2はKsp=8X 10・16である(原口 :2005)・

したがって，二価の鉄としての溶解度が大きくなるため，水酸化鉄へのリンの吸着能は

小さいと考えられる.以上から， 高炉水砕スラグの場合は，間隙水中のpol・が吸着せ

ず，間隙水中のpol・濃度が低下しなかったと考えられる.

石炭灰造粒物ではpH(H20)=10.2と塩基性であり，交換性カルシウムが 34.1cmolc 

kg.Jと高炉水砕スラグの 0.6cmolc kg.J ~こ比べて多い(Tables 2・2，2・4). したがって，石

炭灰造粒物のカルシウムと間隙水中の P043'との問でリン酸カルシウムやハイドロキシ

アパタイト等の生成が考えられる(Yanet aI.:2007， Pengthamkeerati et al.:2008).つ

まり，石炭灰造粒物によるリンの吸着機構はリン酸カルシウム系化合物の生成によるも

のであり，底泥の還元状態に影響を受けず，また，石炭灰造粒物のカルシウム塩の加水

分解により界面は塩基性になっているので，リン酸カルシウム系化合物生成に適した条
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件である.したがって，間隙水中の P043-を低減させるためには，高炉水砕スラグに比

べて，石炭灰造粒物のほうが優れている.

4章で述べるが， P043-吸着試験より1.7μM以下では石炭灰造粒物はP043-吸着能を

示さない.故に，直上水の P043-がこの程度では石炭灰造粒物に吸着させて低減させる

ことはできない.したがって， 1， 3回目の直上水の P043-濃度が概ね対照区と有意差が

認められなかったのはこのためである(Fig.3-9， 3・47).一方， 2回目の試験(大洲入り

江底泥)では石炭灰造粒物混合区において対照区に比べて直上水の P043-濃度が低くな

る傾向を示した.このときの間隙水の P043・濃度は 40μM前後と非常に高く，石炭灰造

粒物を混合したことによって間隙水中の P043-が吸着されて濃度が1.2"'8.1μMに低下

した.その結果，直上水と間隙水の濃度勾配が小さくなり，底泥からの溶出フラックス

も減少し，直上水の P043-濃度が低くなったと考えられる.対照区および石炭灰造粒物

混合区の濃度差の比は P043-の溶出フラックスの比に等しい.したがって，試験期間に

おける石炭灰造粒物混合区の底泥から直上水への P043・溶出フラックスの平均値は対照

区の 54%に抑制された.

3-4・4間隙水の硫化物イオン

4章で述べるが，大河入り江底泥，大洲入り江底泥の試験とも石炭灰造粒物を混合

すると間隙水中の H2S-Sの低下が認められた(Figs.3-15， 3・34).石炭灰造粒物への吸着，

石炭灰造粒物の Feとの間でパイライト(FeS2)の形成や Sulfur(SO)への酸化が考えられ

る.

呉港底泥は試験期間が冬場で、あったため硫酸還元菌の活性が低下し，かつ硝化や有機

物の分解も低水温のため遅く，溶存酸素が消費されず直ム水の DOは飽和に保たれてお

り(Fig.3・44)，H2S-Sの生成が期間を通して認められなかったと考えられる.

3-4・5底混の ORP

高炉水砕スラグ混合区の底泥の ORPは対照区と統計的な有意差は認められなかった

が(Fig.3・17)，石炭灰造粒物混合区では ORPが低下した(Figs.3-17， 3・36，3・53).石炭

灰造粒物の Cr，Fe， Mn， Sの含有量は微量であることからこれらの酸化還元反応に対

する寄与は小さので， ORPの低下はpH上昇によるものと考えられる.

底泥の pH上昇による ORPの低下は次の(3・6)式に示すネルンストの式で計算される.
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ここで， R:気体定数(8.314JKl moP)， T:絶対温度(K)， n:酸化還元反応にて授受

される電子数， F:ファラデ一定数 (96500C)， (Ox):特定の物質の酸化型活量，
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(Red) :特定の物質の還元型活量，である.

石炭灰造粒物を底泥に混合することによる pH上昇の原因は石炭灰造粒物から溶出

するカルシウム塩の加水分解である.pHの上昇による ORPの低下を(3-6)式によって

計算する.ここで，石炭灰造粒物から溶出するカルシウムは酸化還元反応に関与しない.

また，底泥中の Mn，Fe， S等が酸化還元に影響を与えるが pHの上昇による ORPの低

下を見積もるため， pHおよび泥温 (1回目， 2回目については水温で代用)のみ独立

変数とした.

pHの変化によるプロトンと酸化型および還元型の物質との電子の授受を下記のよう

に想定した.

0. +mH+ +ne-= Red 

ここで，プロトンのみの電子の授受を想定して m=n=1とすると，

Ox +H+ +e-= Red 
となる.(3-6)式を変形し(3・7)式を代入する.

(3-7) 

2.3RT .__ (Red) 
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ここで， 酸化型および還元型の等量関係が成立していると仮定すると

Red=Ox =今 log!弘)
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したがって，対照区の ORPから石炭灰造粒物混合区の ORPを下記の(3・8)式のよう

に見積もることができる.
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Ecal. = Ec側一O.198K附 I・(PH.捌 1.-PH.四 ，nt) (3・8)

ここで，Ecal.:石炭灰造粒物区の底泥の ORP推定値(mV)， Econt.:対照区の底泥の ORP

実測値(mV)， Kcoal.:石炭灰造粒物区の底泥の絶対温度(K)， pHcoal. -pHcont. :石炭灰造

粒物添加による pH上昇である.

(3・8)式より 3回のコンテナ試験の石炭灰造粒物混合区のORPを推定した結果をFigs.

3・58-60に示す. 1回目(大河入り江底泥)では観測値と推定値が一致し， ORPの低

下はpHの上昇によるものと考えられた(Fig.3・58).2回目(大洲入り江底泥)， 3回目

(呉港底泥)では概ね推定値よりも観測値のほうが高い傾向を示した(Figs.3-59， 3・6ω.
これらは;pHの上昇による ORPの低下のみでは説明できず，試験期間中に底泥環境

が酸化的方向 (ORPの上昇)に進んでいると考えられる.

3寸 6底泥の TOC，TN， TP 

2回目の試験(大洲入り江底泥)では対照区に比べて石炭灰造粒物混合区で底泥の

TOC， TN， TPが増加した.また 3回目の試験(呉港底泥)においては各試験区とも

底泥の TOC，TN， TPが変動した.これらの試験での直上水の容積は小さく，例えば 3

回目の試験(呉港底泥)の直上水中のクロロフィル a濃度は低いので、(Fig.3・61)，水中

内で生産された植物プランクトン態有機物の沈降が底泥の TOC，TN， TPの変動に与え

る影響は小さい.したがって，底泥の TOC，TN， TPの変動の原因は，底泥表面におけ

る底生微細藻の増加や，底泥表層で、のバクテリアや原生動物などのバイオマスの変動に

よるものであると推測される.例えば， 3回目の試験では， Photo. 3・3に示すように，

底泥表面において微細藻類の増殖による明瞭な着色が観察されている.

3-5 3章のまとめ

本章の水槽を用いた擬似現場実験は，条件が統制できる室内実験と気象などの影響に

よって条件が変動する現場観測の中間に位置し，現場の底泥に対してリサイクル材を適

用した際に起こるであろう底質の物質循環プロセスの変化を考察するには現場に近い

状態である.

石炭灰造粒物から溶出するカルシウム塩の加水分解によって pHが低い底泥を中和

することができる.現場に適用するに当たっては数段階の濃度段階を設定し，最適な混

合比率を決定する必要がある.底泥の pHが上昇することでNH3の形態が増加し， NH3 

が溶出するため間隙水中の NH4-N濃度が上昇したと考えられた.

石炭灰造粒物からはカルシウムが溶出し，界面は塩基性になるため，リン酸カルシウ

ム系化合物生成に適した条件である.したがって，間隙水中の P0430を低減するために

は，高炉水砕スラグに比べて，石炭灰造粒物のほうが優れている.

硫化物イオンの吸着メカニズムは 4章で述べるがパイライト (FeS2)の形成や
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Sulfur(So)への酸化が考えられる.

石炭灰造粒物を底泥に混合する際の ORPの低下の主たる要因は底泥の pH上昇によ

るものと考えられるが，pHの上昇から計算されるほどORPの低下は起こらなかった.

これは試験期間中に生物の増加による酸化反応が起こっているからであると考えられ

た.生物の増殖はクロロフィル aの増加から藻類が増殖していることが明らかで、あった

が，直上水の容積は小さいので底泥の TOC，TN， TPの変動は主として底泥表面におけ

る底生微細藻の増加や，底泥表層でのバクテリアや原生動物などのバイオマスの変動に

よるものであると推測される.
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立早A
吐 室内実験による吸着メカニズム

の解明

44はじめに

3章のコンテナ試験の結果より石炭灰造粒物は間隙水中の P043"，H2S-Sを低減する

ことが明らかになった.この実験条件において，内部で起こっている現象の解明手法と

して最適な手法の 1つは数値シミュレーションである.また，コンテナ実験はろ過海水

をフロースルーさせて行ったので，現場の状況に近い条件設定である.しかしながら，

このような中規模実験を何度も行うことは労力の点で限りがある.そこで，数値シミュ

レーションを行い，コンテナ試験の結果を再現し，感度解析などを行うことで，多様な

現場の海況を想定した底質改善効果の予測，および供試材料の最適な施用法を検討する

ことが可能である.そのためには，供試材料からの栄養塩の溶出や吸着といった個々の

プロセスについては，フラスコ規模の実験を行い，パラメーターを取得しておく必要が

ある.

すでに，海水に対して石炭灰造粒物を投入すると，石炭灰造粒物から海水中へ栄養塩

の溶出が起こることが分かっており，その溶出量は， NH4-N， N03・+N02"，P043"ぞれぞ

れ， 0-0.2， 0-0.2， 0.005-0.4μmol g"lである(山本:2009). したがって，石炭灰造粒物か

らの栄養塩の溶出量は現場底泥間隙水中の栄養塩濃度に比べて顕著に低いので，本章で

は溶出試験よりむしろ栄養塩の吸着能について実験的に評価することを目的とする.す

なわち，室内実験により，石炭灰造粒物における P043"およびH2S-Sの吸着試験を行い，

それらの吸着速度および吸着メカニズムを明らかにする.

4-2実験方法

4-2・1石炭灰造粒物による海水中の H2S-S濃度の低減試験

ガラス繊維ろ紙 (GF/C;Whatman)にて櫨過した呉港表層海水(3.3%)を窒素ガスで

ノfージし， DOが2mg L"l以下とした後， Na2S・9H20を8，80 mg-S L"lとなるように

添加し O.IN-HClにて pH=8.2土0.1に調整した.この海水 50mLを 100mLのフラン

ピンに穏やかに移し入れ，石炭灰造粒物を 0.2g (pHの上昇が 8.6程度で収まる量)添

加し，フランピン内の気相を窒素ガスで置換し，密栓した. 25
0

C， 100 rpmで穏やか

に振とうし，硫化物イオン濃度を経時的に溶存硫化物用検知管(北J11式ガス検知管

200SA， 200SB;光明理化学工業)で測定した.また，石炭灰造粒物を添加しない対照
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区を設けて同様に試験を行った.

飽和量を明らかにするため， 200 mg-S L-l について同様に試験を行い，濃度が検出限

界以下となったら，新たに調製した 200mg-S L"l溶液を入れ替えて，飽和に達するま

で何度も繰り返し試験を行った.

4-2・2石炭灰造粒物の X線吸収微細構造αAFS)分析

超純水を窒素ガスでパージし，DOが2mg L-l以下とした後，Na2S・9H20を500mg-S 

L"lとなるように添加し， 1N-HClにて pH=8.2+0.1に調整した.その後， 50mLを100

mLのフランピンに穏やかに移し入れ，石炭灰造粒物を 0.2g (pHの上昇が 8.6程度で

収まる量)添加し，フランピン内の気相を窒素ガスで置換し，密栓した.250C， 100 rpm 

で穏やかに振とうし 2日間風乾し供試した.

硫黄の形態分析は広島大学放射光科学研究センター(HiSOR)の BLllに設置された

XAFS測定装置を用いて測定を行なった.偏向磁石からの放射光を Si(111)2結晶分光

結晶で分光し，He置換された試料室に設置された試料についてXAFS測定を行なった.

試料は中空(中;15mm)の銅板中央に両面テープ(ナイスタック NW-K15;ニチパン)

で固定した.試料からの転換電子を測定するために，試料表面から 8mmの位置にポリ

カーボネート膜に Cuを100nm蒸着した電極が設置し， 50Vの電圧を印加した.試料

表面に対して 200

の角度でビームを照射し，試料からの蛍光X線収量と Auger電子に

起因する転換電子収量を同時に測定した(Hayakawaet al.: 2007).なお，硫酸銅・玉水

和物 (CUS04・5H20:片山化学)試料について転換電子収量法で得られたスベクトル

のメインピークが 2.4816eVとなるようにエネルギーを校正した (Backnaeset al. 

2008) .また，標準試料として，硫化チタンVI(TiS3; Alfa Aesar} ，硫化アルミニウム仏12S3;

ALDRICH)，硫化珪素IV(SiS2;Alfa Aesar)，硫化鉄(FeS;和光純薬)，硫化ストロンチウ

ム(SrS:和光純薬)，硫化カルシウム(CaS;ALDRICH)，硫黄(片山化学)を同様に測定し

た.

4-2・3石炭灰造粒物の P043"吸着速度試験

好気条件下の試験ではガラス繊維ろ紙 (GF/C;Whatman)にて櫨過した愛媛県沖表

層海水(塩分濃度:3.3 %)にTris-HCl緩衝液を 30mMとなるよう添加し， pH=8.2+ 

0.1に調整した.その後， KH2P04をぞれぞれ， 10，50，100μMとなるように添加した.

その後，ガス交換可能なベントフィルターキャップ付きのポリカーボネート製三角フラ

スコ (45・430;NALGENE)に海水を入れ，石炭灰造粒物(粒径:5mm)を 10g L"lの

濃度になるように添加し， 220Cにてマグネティックスターラーで 100rpmの速度で撹

持した.石炭灰造粒物を添加しない対照区を設け同様に試験を行い，石炭灰造粒物添加

以外の要因(供試した海水中の Mg，Ca等との塩形成による析出や生物活動による消

費)による P043"濃度減少を補正した.
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貧酸素条件下の試験ではガラス繊維ろ紙 (GF/C;Whatman)にて漉過した愛媛県沖

表層海水(塩分濃度:3.3 %)にTris-HCl緩衝液を 30mMとなるよう添加し， pH=8.2 

+0.1に調整した.その後， KH2P04をぞれぞれ 50，100凶fとなるように添加した.

フランピンに海水を入れ，窒素ガスでパージし， DOを2mg L"l以下とした後，石炭灰

造粒物(粒径:5 mm)を10g L"lの濃度になるように添加した.その後，気相を窒素

ガスで置換し密栓し， 22
0

Cにてマグネティックスターラーで 100rpmの速度で撹持し

た.石炭灰造粒物を添加しない対照区を設け同様に試験を行い，石炭灰造粒物添加以外

の要因(供試した海水中の Mg，Caとの塩形成や生物活動による消費)による P043"

濃度減少を補正した.

好気条件および貧酸素条件とも試験は 28日間行い，定期的に採水し，孔径 0.45μm

のPVDFフィノレターで漏過後，漏液中の P043"をオートアナライザー(SWATI;BLTEC) 

で定量した.

初期濃度 100μMでP043"の吸着速度試験を終えた石炭灰造粒物を 600Cで1日間乾燥

機で乾燥させ，メノウ乳鉢で粉砕し， 34kV， 14mAにて X線回折装置 (RINT-ll00K;

理学電機)で結晶構造を解析した.

4-2・4石炭灰造粒物の P043"吸着等温線

ガラス繊維ろ紙 (GF/C;Whatman)にて滴過した愛媛県沖表層海水(塩分濃度:3.3%) 

にTris-HCl緩衝液を 30m Mとなるよう添加し， pH=8.2+0.1に調整した.その後，

KH2P04をぞれぞれ 10，20， 50， 70， 100， 150， 200， 300μMとなるように添加した.三

角フラスコに海水を入れ石炭灰造粒物(粒径:5mm)を 10g L"lの濃度になるように

添加し，ガス交換可能なシリコン栓で蓋をした.その後， 22"Cにてマグネティックスタ

ーラーで 100rpmの速度で吸着平衡に達するまで (14・21日間)撹持した.その後，

孔径 0.45μmの PVDFフィルターで鴻過後，漏液中の P043"をオートアナライザー

(SWATI; BLTEC)で定量した.

44 結果と考察

4-3・1 石炭灰造粒物による海水中の H2S-S濃度の低減試験

石炭灰造粒物による H2S-Sの吸着試験(初濃度， 8， 80， 200 mg-S L"1)における H2S-S濃

度の経時変化を Figs.4-1-4-3に示す.いずれも(4-1)式の通り， H2S-S濃度の減少は 1

次関数で表現できた.濃度の減少は一般的な 1次反応速度式では表現できなかった.後

述するが， H2S-Sの減少速度は複数の反応が関与しているためと考えられる.

Ct=kt+ ci (4-1) 
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α任意時間 tにおける H2S-Sの濃度 (mg-SLo1)， ci初濃度 (mg-SLo1)， k:反応速

度(減少速度)定数(mg-SL"1 ho1)， t:時間(ω

初期濃度が 8mg-S L"1のとき Ct=-0018t+706 

初期濃度が 80mg-S Lolのとき Ct=-0078t+67.4

初期濃度が 200mg-S Lolのとき Ct=・1.3t+216 

また，初濃度が 200mg-S Lolで、飽和吸着量まで、試験を行ったときのH2S-Sの濃度の減

少を Fig.4-4に示す.対照区と石炭灰造粒区の濃度差が統計的に有意差が認められなく

なった点を飽和とすると， 108 mg-S golで、あった.水中の H2S-Sの飽和吸着量の知見

がないのでH2Sガスの飽和吸着量と比較すると，活性炭で 203-71mg-S gol，ゼオライ

ト系のモンモリロナイトで 0.53-12.0mg-S gol，触媒(酸化)機能を有した活性炭で 14

'" 1530 mg-S golである(Guoet al.:2007， Nguyen-Thanh et al.:2005， Xiao et al.:2008， 

Bashkova et al.:2007). したがって，石炭灰造粒物はH2S-Sの飽和量は通常の活性炭

に匹敵すると言える.

4す 2H2S-S吸着後の石炭灰造粒物のX線吸収微細構造αAFS)分析

H2S-S吸着前では 2.4816keV に石炭灰造粒物由来の+6価の硫黄の吸収スベクトル

(Matsumoto et al.: 2006)が認められた(Fig.4・5).H2S-S吸着後は， 2.4 72， 2.477 ke V 

付近に新たなピークが認められた(Fig.4・5).2.472 keV付近には硫化物，硫黄，二硫化

物などがピークを持つことが知られているが，石炭灰造粒物の組成から考えて候補と考

えられる硫化物の試薬の XAFSスペクトノレを Fig.4-6-4-8に示す.2.472keV付近に吸

収が見られるのは， Fig.4-6のTiS3，Fig. 4-7のSulfur(So)， Fig.4・8のAhS3である.

AbS3は2.475keV付近にも吸収スベクトルが認められるが， Fig.4・5のH2S-S吸着後

の石炭灰造粒物には顕著なピークは認められないことから， AbS3が形成されている可

能性は低い.H2S-S吸着後のTiの K殻の吸収端のスベクトルを Fig.4-9に示す.H2S-S 

吸着前後でTiの K殻の吸収端のスベクトルは変化しておらずかっ，吸収端がTiS3の試

薬のように高エネルギー側へシフトしていない.したがって， TiS3の生成の可能性は低

くTi自身は変化していないと考えられる.2.4695-2.470 keVの吸収は遷移金属のモノ

硫化物， 2.471 keVはパイライト系の二硫化物(FeS2)，2.472 keVは硫黄のK殻の吸収

端を示す(Fleetet aL:2005). Fig. 4・5より 2.4695-2.470keV付近の吸収は弱いことか

ら，選移金属のモノ硫化物の可能性は低い.また，FeS2の吸収スベクトノレは 2.472，2.481

keV付近である(Backnaeset al. :2008). したがって，パイライト (FeS2)が形成され

ていると考えられる.しかし，石炭灰造粒物の Feの含有量はTable2・3よりモル濃度
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に換算すると 0.28mmol g"lである.これらが全てパイライト(FeS2)に変化したときの

パイライト態硫黄の生成量の最大値は 0.56mmol g"1(I8 mg-S g"1)である.実際には，

108 mg-S g"lが飽和量であるので、パイライトの形成以外によって H2S-Sの濃度が減少

していることになる.H2S-S吸着後の石炭灰造粒物と Sulfur(so)の2.472，2.475 keV 

のS吸収端のスベクトルはほぼ一致し，石炭灰造粒物表面で Sulfur<so)の生成が考えら

れる(Fig.4・10).石炭灰造粒物はケイ酸アルミニウム系の結晶構造(Table2・3，Fig. 2-2) 

をしておりゼオライトの硫化水素の吸着および酸化反応における触媒作用(Kargeet 

al.: 1977)や，石炭灰造粒物には鉄が 22.5g kg"l含まれていることから，鉄による硫化

物の酸化の促進(Nanbaet al.:2001)が可能性として考えられる.したがって，触媒反応

によって Fig.4・4に示したように，対照区よりも石炭灰造粒物区で H2S-Sの減少速度

が加速されたと考えられる.

以上より，石炭灰造粒物による H2S-Sの濃度の低下はパイライトの形成や石炭灰造

粒物に吸着した後，触媒作用による酸化など複数の反応が関与していると推定された.

4-3・3 石炭灰造粒物への P04S"吸着速度

石炭灰造粒物による P04S"の吸着試験における P04S"濃度の経時変化を Fig.4・11に示

す.初期濃度が 10μMではほとんど濃度が減少しなかった.一方，初期濃度が 50，100 

凶fではそれぞれ 336，504時間で平衡濃度(24，44-46μM)に達した.

Fig.4・11から吸着が認められた初期濃度 50，100μMのP04S"減少速度について，反

応時間t(h)における石炭灰造粒物 19あたりのP04S"の吸着速度を(4・2-4-4)式の吸着速

度式でフィッティングした(Onganeret al. :1998， Ho et al. : 1999， Chang et al. 2004). 

r 
log(Qe -Qt) = log Qe -~ ~:~_ t ・・・擬 l次反応速度式

"~" ~~" 2.303 
(4・2)

t 1 1 
ー=ーーで+-t ・・・擬 2次反応速度式
Q K2Q: Qe 

(4・3)

Q = Kdt2 ・・・粒子内拡散反応速度式 (4・4)

Kl:擬1次反応速度定数(h"1)， K2:擬 2次反応速度定数(g・μmoP・h"l)，Kd: 粒子内拡

散反応速度定数(μmol・h"1I2)， Qe:平衡吸着量(μmolg"1)， Qt:反応時間 tにおける吸着量

(μmol g"1)， t:反応時間(ω

(4・1-4・3)式にフィッティングさせたところ，好気条件において初期濃度が 50μMで

は，擬 1次反応速度式，擬2次反応速度式，粒子拡散反応速度式についての相関係数は

それぞれ， 0.958， 0.999， 0.920，初期濃度が 100μMでは，それぞれ 0.945，0.999， 0.922 

であった.嫌気条件においては初期濃度が 50μMでは，それぞれ 0.963，0.998，0.888，
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初期濃度が 100μMではそれぞれ， 0.972，0.995，0.934で、あった.したがって，石炭灰

造粒物への P043"の吸着は擬 1次反応速度式や粒子内拡散速度式には適合せず，好気条

件，嫌気条件，初期濃度に関わらずFig.4・12に示すとおり擬 2次反応速度式(4・3)式に

適合した.石炭灰造粒物界面への P043"の物理的吸着のみならず，後述するがリン酸カ

ルシウムの生成(化学的吸着)の 2つの吸着プロセスによって吸着速度が決定していると

考えられる.好気条件において初期濃度 50凶fのときの擬 2次反応速度定数，平衡吸

着量はそれぞれ， 2.8X 10・2(gμmoP h"1)， 2.5 (μmol g・1)，嫌気条件ではそれぞれ， 1.9 

X10・2(gμmoP h"1)， 2.7 (μmol g"1)で、あった.初濃度 100凶fのときのそれらは好気条

件ではそれぞれ1.3X10・2(gμmoP h"1)， 5.4 (μmol g"1)，嫌気条件ではそれぞれ 6.2X10・3

(gμmoP h"1)， 6.2 (μmol g"1)であった.

(4-3)式より Q(.反応時間 tにおける吸着量は(4・5)式の関数で、表現されたσig.4・13).

また，吸着の初速度(vo)は(4・6)式で表現される.

Q =K2QJt -
‘ 1+K2Qi 

Vo=kzQJ 

(4・5)

(4-6) 

(4・6)式より，好気条件において初期濃度が 50，100μMのときの P043・の吸着の初速度

はそれぞれ0.17，0.36μmolg"1 h"1で、あった.また，嫌気条件ではそれぞれ0.14，0.24 

μmol g"1 h"1で、あった.これらの結果を Table4・1にまとめた. 好気条件に比べて嫌気

条件のほうが吸着の初速度が低下するが，平衡吸着量は嫌気条件のほうが大きかった.

一般に鉄に吸着されたリンは還元状態になると鉄が 2価に還元され2価鉄の溶解度は3

価に比べて大きい(例えば， Fe(OH)aの溶解度積 Ks.戸 4X10切に対して Fe(OHhの

応戸8X10・16である;原口:2005)ので，鉄の溶解と共に海水中へと回帰する.そのた

め鉄系の吸着剤は還元性の強い底泥中の間隙水中のリンの吸着には不向きである.鉱物

系素材では， pHが7以下の場合には，リン酸アノレミニウム塩やリン酸鉄塩として沈殿

し， pH7以上ではリン酸カルシウム塩として沈殿する(Maclarenet al. :1990). P043" 

吸着前と P043・吸着後の石炭灰造粒物のX線回折図形を比較すると ，P043"吸着後で、は新

たに CalciumPhosphate(JCPDS:21・839)のピークが 6.07，4.40， 4.17， 3.82 Aに認め

られた (Fig.4・14). また， Tables 2・3，2・4より石炭灰造粒物のカルシウム含量は 55.4

g-CaO kg"1であり，そのうち交換性カルシウムは 34.1cmolckg"1， pH(H20)=10.2であ

る.したがって，石炭灰造粒物のカルシウムと P043"との間でリン酸カルシウム塩が生

成された (Yanet al.:2007， Pengthamkeerati et al.:2008).その結果，嫌気条件下にお

いても P043"が溶出せずに吸着(析出)されたと考えられる. したがって，石炭灰造粒

物は一般的に還元条件である底泥間隙水中の P043"の吸着に適していると考えられる.

石炭灰造粒物の吸着等温線は，平衡濃度が1.7μMまでは吸着能は認められず，以降，
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P043'の濃度が上昇するにつれて吸着量が増加する傾向を示した(Fig.4・15).つまり，

Langmuir型， Freundlich型， Henry型の一般的な吸着等温線(浅岡ら:2006)に適

合せず， P043'は吸着というよりも，石炭灰造粒物界面にリン酸カルシウム塩として析

出すると考えられる.また，石炭灰造粒物から NH4・Nが溶出し， pH上昇によって MgZ+

が沈殿することから，リン酸マグネシウムアンモニウム(MAP)やリン酸マグネシウム塩

の析出も考えられる(浅岡ら:2008).また， Fig.4-15の吸着等温線から，低濃度領域

においては吸着能が小さいので，直上水の P043'の吸着には適さないことも明らかにな

った.

石炭灰造粒物の P043'の吸着量はフライアッシュ(石炭灰)の 29-950μmolg'l，製

鋼スラグの 170μmolg'l，高炉スラグの 100-610μmolg'l，ケイ酸アルミニウム系鉱物

の530μmolg'l'こは及ばなかったが，ボトムアッシュ(石炭灰)の 2.6-25μmolg'lと

ほぼ同じ程度であった (Yanet al.:2007， Xiong et al.:2008， Kostura et al.:2005，浅岡

ら:2006).

4-4 4章のまとめ

石炭灰造粒物の HzS-Sの吸着機構はパイライトの生成， Sulfur(So)への酸化の促進な

ど複数の反応が関与するため，濃度の減少は一般的な 1次反応速度式に適合せず， 1次

関数で表現された.

石炭灰造粒物の P043'の吸着機構は主としてリン酸カルシウム塩の生成であり，嫌気

条件下においても P043'が吸着することが確認された.低濃度領域においては吸着能が

小さいので，直上水の P043'の吸着には適さないことも明らかlこなった.石炭灰造粒物

のP043'の吸着量はボトムアッシュ(石炭灰)の 2.6-25μmolg'lとほぼ同じ程度であっ

た.
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二三己

5 早擬似現場試験の H2S-Sおよび

P043-に関する数値モデ、ル解析

5-1はじめに

室内実験によってリサイクル材のキャラクタリゼーション，安全性試験，栄養塩の吸

着試験を行い，底質改善のメカニズムを検証するにあたっての P043・およびH2S-Sの吸

着速度定数を決定した.また，現場海域を模した擬似現場試験によって，石炭灰造粒物

を底泥に混合すると間隙水中の P043'，H2S-S濃度が低減されることが示された.

この章では，これらの実験結果に対し数値シミュレーションモデルを作成して結果を

再現し，底質改善のメカニズムを解明することを目的とする.さらに，感度解析等を行

うことで，底質改善の効果予測およびリサイクル素材の最適な施用法を提唱する.また，

底質改善技術を実際の現場に大規模に適用する前に，小規模な範囲で本法を適用し，現

場に負の影響が無いかを確認しておく必要がある.したがって，本章の数値モデル解析

は，大規模に底質改善技術を適用する前段階としての環境アセスメントの立案や指針，

効果の予測などにも有効である.

5-2解析方法

5-2-1 H2S-8モデル

数値計算には STELLA9.0.3Gsee systems)を用いた.H2S-Sモデ、ルの概念図を Fig.

5-1に示す.底泥中の硫黄(まとめて便宜上 (TotalSulfur))が硫酸還元や硫黄化合物の

分解などによって間隙水中に H2S-Sが生成する.間隙水の H2S-Sの一部は酸化されて

SO， S2032'， 84062'， S042'になる(伊藤:1996). これらは擬似現場試験では分別定量でき

ないので酸化された硫黄をまとめて便宜上 (OX.S)とする.石炭灰造粒物を混合した場

合には，石炭灰造粒物への吸着， Sulfurおよびパイライト(FeS2)が生成する.ただし，

石炭灰造粒物近傍の拡散二重層にある H2S-Sは容易に吸着されるが，石炭灰造粒物か

ら遠いところにある H2S-Sは濃度勾配にしたがって間隙水中を物理的に拡散してから

拡散二重層に到達して吸着後 Sulfurおよびパイライト(FeS2)が生成すると考えた.

5-2-2 H2S-8モデルの定式化

モデルの計算図を Fig.5-2に示す.底泥中の硫黄濃度は実測値とした.また，底泥の

H2S-S生成速度は対照区の実測値を(5・1)式で示す 1次反応(生成)速度式によって反応
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速度を決定した.

ct=Ceq(1-exp-勺 (5・1)

α: 時間 tにおける濃度(mgL"1) 

Ceq:平衡時の濃度(mgL"1) 

K. 一次反応(生成)速度定数(d"1)

C 時間(d)

H2S-Sの酸化速度は対照区の水槽で得られた観測値からパラメーターフィッティン

グさせた.

石炭灰造粒物近傍の拡散二重層にある H2S-Sは容易に吸着される.Table 2・4より施

用した 5mmの石炭灰造粒物の比表面積は 21.1m2 g"lである.また，石炭灰造粒物の

静電気的な吸着力の及ぶ範囲はイオンの拡散二重層の厚さlOnmとした(中野:1991). 

したがって，石炭灰造粒物 19に対して 2.1X10・7m3の体積の底泥の間隙水に含まれる

H2S-Sは直接，吸着力がおよぶ範囲に存在していることとし，濃度減少速度は，室内実

験で得られた， 1.08 mg-S g"l d"1(H2S-Sの初濃度が現場に近い 8mg-S L"lのときの吸着

速度試験の結果)とした.また，室内実験で求めた飽和量 108mg g"l以上は吸着しな

いよう制限を設けた.

石炭灰造粒物近傍は吸着， Sulfur， FeS2生成により H2S-Sの濃度が低下する.そのた

め，石炭灰造粒物近傍とそれ以外の領域との間で濃度勾配が生じ， H2S-Sが分子拡散に

よって石炭灰造粒物近傍に移動し吸着後， Sulfur， FeS2が生成されるという拡散律速の

過程を考慮、した.拡散速度は(5・2)式のように算出した.

1
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(5・2)

2 

Vci:分子拡散速度(mgd"l) 

D 分子拡散係数(m2d・1); Table 2・4より pH(H20)=10"2であり，石炭灰造粒物近傍は

塩基性であり S2・の分子拡散係数を使用した.

Cp:間隙水中の濃度 (mg m"3) 

Ccoal:石炭灰造粒物近傍の濃度 (mg m"3) ;拡散速度くく吸着速度より 0とした.

S施用した石炭灰造粒物の比表面積(m2)

1;.拡散二重層を除いた石炭灰の粒子間距離(m)

なお，粒子間距離Lは底泥に対する石炭灰造粒物の混合比率によって変化する.例え

ば，底泥と石炭灰造粒物を 1: 1の容量比で混合した場合，石炭灰造粒物の周囲には等
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容積の底泥が覆い体積は混合前の 2倍になり，この立方体の中心に石炭灰造粒物が位置

すると考えた.H28-8は距離の近い石炭灰のほうへ拡散するとし，粒子間距離の 112か

ら石炭灰近傍の拡散二重層の厚さを引いた U2と定義する距離を移動するとした(Fig.

5・3).

また，間隙水中の Sの生成量から， H28-8の酸化の主たる反応は(5・3)式として，

H28-8酸化に伴う酸素消費量を推定した.

2H28 + 02→ 28 + 2H20 (5・3)

本実験で使用したパラメーターを Table5・1にまとめた.

5-2・3P043-モデノレ

数値計算には8TELLA9.0.3(isee systems)を用いた.P043-モデルの概念図を Fig.5・4

に示す.底泥中の有機態リン(Org-P)やリン酸鉄(Fe-P)など(便宜上これらをまとめて

Phosphorus)の分解や溶解などによって間隙水中にリン酸 (P043-) が生成する.間隙水

のP043-の一部は，拡散，移流によって直上水へと溶出する.また，直上水は 0.7d-1の

交換率で系外から海水が供給され，系外へ流出する.石炭灰造粒物を混合した場合，石

炭灰造粒物近傍の拡散二重層にある P043-は瞬時に(4章の吸着試験で得られた反応速度

で)吸着される(Granulatedcoal ash-P043-). 一方，石炭灰造粒物から遠いところにあ

るP043-は濃度勾配にしたがって間隙水中を物理的に拡散してから拡散二重層に到達し

て吸着されると考えられる.

5-2・4P043-モデルの定式化

モデルの計算図を Fig.5-5に示す.底泥中のリン濃度は底泥の全リンの実測値を用い

た.流入する供給海水の P043-濃度は実測値を用いた.ただし，呉底泥の試験について

は観測毎に与えたが，大河入り江底泥，大洲入り江底泥の試験については初期と終了時

しかデータが完備しておらず，初期と終了時の実測値を与えた.

間隙水中の P043-と直上水の P043-の拡散(溶出速度)は(5・4)式のように求めた.

(Cp -Co)・Sに= D.(5・4)
“ Y L 

Vct:分子拡散速度(μmold-1) 

Dp: P043-の分子拡散係数(m2d-1) 

Cp:間隙水中の濃度 (μmol m-3) 

Co:直上水の濃度 (μmol m-3) 

S 底泥と直上水の界面の面積(m2)
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I;. 底泥と直上水それぞれの重心間の距離(m)

また，底泥の Ehが+200--200m Vでは鉄還元によって鉄吸着態リンの溶出が生じる

と言われている(栗原:1988).そこで Ehく・100mVの場合に，拡散とは別に(5・5)式の経

験式に基づいて移流として溶出する分を加えた.

Adv=Kadv・T (5-5) 

Adv:移流(J.lmolkg-wet sed:1 d"1) 

Kadv:擬似現場試験によって経験的に得られた係数(トlmolkg-wet sed:1 d吟大河入り江

底泥:0.085，大洲入り江底泥:0.032

T:時間(d)

底泥中ではP043"もH2S-S同様のメカニズムで石炭灰造粒物近傍の拡散二重層にある

P043"は容易に吸着され，石炭灰造粒物から遠いところにある P043"は濃度勾配にしたが

って間隙水中を物理的に拡散してから拡散三重層に到達して吸着されると考えた.

吸着速度は (Table4・1)の嫌気条件における P043"の吸着試験の結果より，吸着速度

と濃度との聞には Fig.5-6のような関係がある.したがって，吸着速度は(5・@式に示す

経験式を立て P043"濃度に依存することとした.

Rads=KadsCp 

Rads:石炭灰造粒物の吸着速度(μmolg"l d"1) 

Cp:間隙水の P043"濃度(μmolL"1) 

Kads:吸着試験によって経験的に得られた係数(Lg"l d"1) :0.0025 

数値計算では(5-6)式に施用量をかけるので(5・7)式を適用した.

Vads=O. 0025CpKads W 

Vads:吸着速度 (μmold"1) 

Cp:間隙水の P043"濃度 (μmolL-1) 

Kads:吸着試験によって経験的に得られた係数 (Lg"l d"1) :0.0025 

W: 石炭灰造粒物の施用量(。

(5・6)

(5・7)

飽和吸着量と平衡濃度は前述したように Fig.5-6の関係がある.したがって，間隙水

のP043"濃度が高い大河入り江底泥と大洲入り江底泥の試験では初濃度が50μMにおけ
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る平衡吸着量の 2.7μmolg'lを飽和吸着量とし，間隙水の P043'濃度が低い呉底泥の試

験では，初濃度が 10μMにおける平衡吸着量の 0.008μmolg'lを飽和吸着量とし，こ

れ以上は吸着しないよう制限を設けた.また， Fig.4・15より石炭灰造粒物は P043'が

1.7μM以下のときは吸着能を示さないので，間隙水の濃度が1.7μM以下のときは吸着

速度はゼロとした.

石炭灰造粒物から遠いところにある P043'は濃度勾配による分子拡散によって石炭灰

造粒物近傍に移動し吸着されることとし，拡散速度は(5-8)式のように算出した.

(Cn -Ccnal)・S丸co
F九2=D4p.一ι-“e …

Vct:分子拡散速度(μmolgd'1) 

Dp: P043'の分子拡散係数(m2d'1) 

Cp:間隙水中の濃度 (μmol m'3) 

2 

Ccoal:石炭灰造粒物近傍の濃度 (μmol m'3) ; 

(5・8)

Fig.4・15の吸着試験より P043'濃度が 1700μmolm'3以下で、は吸着能を示さないこと

から 1700μmolm'3とした.

S 施用した石炭灰造粒物の比表面積(m2)

J.;.拡散二重層を除いた石炭灰の粒子間距離(m)

底泥の P043'生成速度は対照区の直上水と間隙水の両者の濃度が実測濃度に合うよう

にパラメーターフィッティングさせた.本実験で使用したパラメーターを Table5・2に

まとめた.

5-3結果と考察

5-3・1大河入り江底泥の H2S-Sのシミュレーション

大河入り江の底泥を使用した擬似現場実験において，石炭灰造粒物混合区の H2S-S

濃度の計算結果は実測値を再現できた(Fig.5・7). この結果をもとに，石炭灰造粒物の

混合量を 0-50kgの範囲(重量比濃度で 0-83w/w%)で、任意に変化させて計算を行った

ところ，石炭灰造粒物の施用量が多いほど H2S'S濃度は低下し，かっ平衡濃度に達す

る時間が速かった(Fig.5・8). 石炭灰造粒物を 50kg混合 (83w/w%) した場合では，

実験期間を通して H2S-Sが0.24mg-S L"1まで低減されることが明らかとなった.

石炭灰造粒物の混合量が多いほど酸素消費が抑制された(Figs.5-9， 5-10). Fig. 3・6

の擬似現場試験の直上水の DOの実測値は 10日目以降で対照区に比べて石炭灰造粒物

43 



施用区は 7mg 02 L'l程度に保たれているのに対して，対照区ではDOが低下した.こ

れらの結果から，石炭灰造粒物を混合することで H2S-Sが吸着されるため， H2S-Sの

酸化に使われるはずだ、った芭上水の DO消費が抑えられ，そのぶんDO濃度が高く保た

れたと考えられる.数値シミュレーションにおいて， H2S-Sの酸化に伴う酸素消費が

22 w/w%石炭灰造粒物混合区で、対照区に比べて 23%抑制された.第3章の擬似現場試

験の DO濃度の実測値 (3つの平均値)は対照区， 22w/w%石炭灰造粒物混合区でそれ

ぞれ 7.1および8.0mg L'lであり 22w/w%石炭灰造粒物混合区で、対照区に比べて 13%

DOが高く保たれた.したがって，数値計算と実測値の隔たりが小さいことから，大河

入り江底泥ではH2S-Sの酸化に伴う酸素消費の寄与が大きいと考えられる.

24日間の試験における 1日あたりのフローの平均値を Fig.5-11に示す.0.73 mg-S 

kg-wet sed'l d'lの硫黄が石炭灰造粒物に吸着されたことで，酸化される硫黄分が 2.6か

ら1.9mg-S kg-wet sed'l d'lに減少し，酸素消費が 23%低減された.

5-3・2大洲入り江底泥の H2S-Sのシミュレーション

大洲入り江の底泥を使用した擬似現場実験において，石炭灰造粒物混合区の H2S-S

濃度の計算値は実測値を再現できた(Fig.5-12).石炭灰造粒物の混合量を0-50kg(0-83 

w/w%)の範囲で任意に変化させて計算を行ったところ，石炭灰造粒物の混合量が多いほ

どH2S-S濃度は低下し，かつ平衡濃度に達する時間が速かった(Fig.5・13). 石炭灰造

粒物を 20kg混合 (33w/w%)すると，期間を通して H2S-Sが0.05mg-S L"lまで低減

され， 30kg以上混合すると H2S-Sを完全に吸着できることが明らかとなった.間隙水

中の H2S-Sの生成量から， H2S酸化に伴う酸素消費量を推定したところ，石炭灰造粒

物の混合量が多いほど酸素消費が抑制された(Figs.5-14， 5・15). Fig.3・25の擬似現場

試験の直上水の DOの実測値は，試験後半で対照区に比べて石炭灰造粒物混合区は 7

mg 02 L"l程度に保たれているのに対して，対照区ではDOが低下した.数値シミュレ

ーションにおいて， H2S-Sの酸化に伴う酸素消費が 83w/w%石炭灰造粒物混合区で、対

照区に比べて 100%抑制された.第 3章の擬似現場試験の溶存酸素濃度の実測値 (3つ

の平均値)は対照区， 83 w/w%石炭灰造粒物混合区でそれぞれ 5.6および 6.3mg L"l 

であり 83w/w%石炭灰造粒物混合区で対照区に比べて 13%DOが高く保たれた.大河

入り江底泥に比べて，数値計算と実測値の隔たりが大きいので，大洲入り江底泥では

H2S-Sの酸化に伴う酸素消費の寄与は小さく，その他の有機物の分解や硝化に伴う寄与

が大きいと推察される.例えば，大河入り江底泥の対照区の間隙水中の NH4-Nは試験

開始時，試験終了時にそれぞれ 428，325μMで、あったのに対して (Fig.3-11)，大洲入

り江底泥の対照区では，試験開始時に 2780μMで、あったが，試験終了時には 1050μM

へと大きく減少していた (Fig.3・3ω.

45日間の試験における 1日のフローの平均値を Fig.5-16に示す.生成した H2S-S

が石炭灰造粒物に吸着された結果，硫化水素の酸化に伴う酸素消費が無くなった.
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5-3・3 底泥の P04S・生成速度

嫌気条件下での底泥の分解による P04S-の 200Cにおける生成速度の参考値は

0.3-0.33 mmol m-3 d-1である(Cermeljet al.:2001).本実験では，大河，大洲，呉底泥

それぞれ， 1.1，0.79， 3.7x 10・5mmolm・3d-1で、あった.呉底泥では冬季 (12月'"'-'1月)

の試験であったため底泥の分解速度は非常に小さかったが， 3箇所の泥についてパラメ

ーターフィッティングによって得られた分解による P043-の生成速度は妥当で、あると言

える.

5す 4大河入り江底泥の P04S-のシミュレーション

大河入り江の底泥を使用した擬似現場実験において，石炭灰造粒物混合区の直上水の

P043-濃度の計算結果は概ね実測値を再現で、きた(Fig.5・17).間隙水の濃度は対照区で再

現できたが，石炭灰造粒物混合区では3日目以降で計算値は濃度が低下した(Fig.5・18).

この理由として，大河入り江の底泥は浮泥であり，石炭灰造粒物が水槽の底に沈んでし

まい均質な混合状態にできなかったため，混合状態を仮定した計算結果との祖師が生じ

たものと考えられる.つまり，試験において採取した底泥上層は石炭灰造粒物が存在せ

ず間隙水の濃度が低下しなかったためと考えられる.一方， H2S-Sで期間を通して実測

値を再現できたのは， H2S-Sの石炭灰造粒物への吸着速度が 0.13mmol g-l d-1とP043-

の吸着速度0.003mmol g-l d-1に比べて2ケタ速く，石炭灰造粒物が沈降する前にH2S-S

の多くが吸着されたためと考えられる.

5・3-5大洲入り江底泥の P04S-のシミュレーション

大洲入り江の底泥を使用した擬似現場実験において，直上水および間隙水中の P043-

濃度は概ね実測値を再現できた(Figs.5・19，5・20). 石炭灰造粒物の混合量を 0-50

kg(0-83 w/w%)の範囲で、任意に変化させて計算を行ったところ，直上水ではいずれの混

合量についても濃度が低下したが，試験の終期において混合量に関わらず同じ濃度とな

った(Fig.5-21).間隙水の P04S-濃度は混合量が多いほど濃度は低下した(Fig.5・22).直

上水で試験の終期において混合量に関わらず P043-濃度が同じになった原因として，期

間の終期には混合量に関わらず間隙水中の濃度が低く保たれているので，濃度勾配によ

る直上水への溶出が抑制されたためと考えられる.

45日間の試験における 1日のフローの平均値を Fig.5-23に示す.石炭灰造粒物混合

区では間隙水中の P043-が石炭灰造粒物に吸着された結果，底泥から直上水への P043-

の溶出が 0.75μmolkg-wet sed.-1 d-1から 0.50μmolkg-wet sed:1 d-1へ抑制され，石炭

灰造粒物混合区の直上水の P04S濃度が対照区の 83%に低減された.

5-3・6呉港底泥の P04S-のシミュレーション
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呉港の底泥を使用した擬似現場実験において，直上水および間隙水中の P043濃度は

概ね実測値を再現できた(Figs.5-24， 5・25).石炭灰造粒物の混合量を 0-25kg(0-83 

w/w%)の範囲で、任意に変化させて計算を行ったところ，直上水では混合量に関わらずほ

ぼ閉じ濃度になった.直上水中の P043-濃度は混合量に関わらず変化がなかったが (Fig.

5・26)，間隙水の P043-濃度は混合量が多いほど濃度は低下した(Fig.5・27). 37日間の

試験における 1日のフローの平均値を Fig.5-28に示す.石炭灰造粒物区では施用量が

多くなるに従って，間隙水の P043-が石炭灰造粒物に吸着し，底泥から直上水への P043-

の溶出が対照区に比べて， 10， 15， 30 w/w%区それぞれ 73，57，32%に抑制された.

5-3・7 現場施用に向けての試算

(1)大河入り江

(1・I)H2S-Sの試算

大河入り江では，石炭灰造粒物を 83w/w%混合した場合では，実験期間を通して

H2S-Sが 0.24mg-S L"lまで低減されることが明らかとなった(Fig.5・8).以下に，実験

水槽で得られた結果をもとに，大河入り江の実規模にスケールアップした場合について

試算する.擬似現場試験での底泥の厚さ 17cmがそのまま大河入り江全体の面積 0.047

km2における有機質泥の厚みと考えると，泥の体積は，

47，000 m2XO.17 m=8，000 m3 

となる.石炭灰造粒物を等容混合する場合，必要な石炭灰造粒物は 8，000m3=8，000 t 

である.石炭灰の 2006年度の圏内の発生量は 1，097万 tである(社団法人石炭エネル

ギーセンター:2006).したがって，施用に必要な石炭灰の量は国内の総発生量の 0.07%

であり供給不足になることはない.

石炭灰造粒物の H2S-S飽和量は 108mg-S g-lであることから (Fig.4・4)，硫化水素

の最大吸着量は 860tとなる.

石炭灰造粒物を施用した底泥は全て均質とし，上層水柱からの一次生産等にともなう

含硫有機物の沈降や分解は定常状態にあり泥中の H2S-S生成速度は実験での測定値と

同様で一定と仮定し，底泥に石炭灰造粒物を等容混合した場合について，数値計算によ

って飽和吸着に達するまでの時間を見積もった.ただし，石炭灰造粒物混合後に沈降し

た堆積物の厚さは考慮していないので，その分過大評価の可能性がある.なお， Table 

5・1に示したパラメーターは変更していない.本試算で用いた大河入り江における

-H2S-S生成速度は 90.6μmolkg-wet sed-1 d-1であり，これは東京湾奥部底泥の硫酸還元

速度の最大値 (8月)90μmol kg-wet sed-1 d-1 (滝井ら:2001)とほぼ同等である.計

算の結果，吸着が飽和に達するのは施用から 123年後となった.

次項のP043-の試算で、述べるが，P043-の飽和吸着まで、は6年 10ヶ月であることから，
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6年 10ヶ月にわたる大河入り江の H2S-Sのフローを Fig.5-29に示す.底泥中で生成

される H2S-Sがほぼ全て石炭灰造粒物へ吸着され，硫黄の酸化が 79.1Mgから1.61Mg 

へと 98%減少した.平成 15年度から 18年度までの大河入り江の白濁回数の年平均値

は51回である(広島市:2006).単純に硫黄の酸化が 98%減少したとすると白濁回数

は1年あたり 1回に抑制され， H2S-Sの酸化に伴う酸素消費が 36Mgから 0.8Mgに

減少すると試算される.

(1・2)P043-の試算

P043-の吸着に関する試算については，大河入り江内へ流入する P043-の濃度を入り江

のすぐ前面の浅海定線海洋観測点(St.19)の平均値 0.66μM(広島県水産試験場:2005) 

を与えた.また，直上水の水深を大河入り江の平均水深である 4mとした.さらに，

長期にわたって間隙水中のP043-濃度が60μM程度(コンテナ試験の定常状態の実測値)

に，且つ直上水の P043-濃度が実測値の概ね 0.2""1.5μM(鈴木:2008)の定常状態に

なるよう， 24日目以降からは底泥から直上水への溶出における拡散係数を 8.0X10・8m2

U とし，移流のプロセスはないものとした.また，石炭灰造粒物混合後に沈降した堆

積物の厚さは考慮していないので，その分過大評価の可能性がある.これは，擬似現場

試験において，石炭灰造粒物を底泥に混合した直後は底泥の人為的な撹乱があるため，

P043-の溶出が移流的センスで起こると考えたことで実験結果を良く再現した.現場に

石炭灰造粒物を施用する場合も，工事を行うことにより擬似現場試験と同様の撹乱が当

初 23日間では起こり，その後は急激な溶出は抑制されて定常状態に向かうと考えたた

めである.本試算において得られた定常状態の P043-溶出速度は 202μmolm2 d-1であ

り，広島湾の成層期のリンの溶出速度 19-291μmolm2 d-1 (環境省:2003)の範囲内で

ある.

前項より H2S-Sの低減のためには，石炭灰造粒物を 83w/w%施用することが最適で

あることが明らかになった.P043-の溶出抑制と H2S-S低減を同時に実現することが重

要であると考え， 83w/w%施用する場合で試算する.石炭灰造粒物を施用することによ

り，定常状態での P043-濃度は間隙水で、は 61.4凶fから1.9μMへ低減され，直上水中

では 0.73μMから 0.66μMへ低減される(Fig.5・30). また，飽和吸着までは 6年 10ヶ

月にわたり効果を持続できることが分かった. 6年 10ヶ月間での大河入り江内でのリ

ンのフローを Fig.5・31に示す.底泥中で生成されるリンがほぼ石炭灰造粒物へ吸着さ

れ，海水中への回帰が 24kmolから 0.64kmolへ 97%減少し，直上水の濃度および大

河入り江の外(広島湾北部海域)への P043-の流入負荷量が現在よりもそれぞれ 10% 

および8%減少すると試算された.

(1・3)施工費

広島湾北部 50km2を0.5m厚で覆砂した場合の費用は 1，500億円と見積もられてい
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る(中国経済産業局:2008). この見積もりに基づき，石炭灰造粒物を施用した場合に

ついて単純に数学的に試算する.

1500億円-;-'50km2=30億円Ikm2/O.5m厚

30億円Ikm2/O.5m厚XO.17m厚=10億円

大河入り江の面積は 0.047km2であるので 4，700万円である.

大河入り江の改善の試算結果の一覧を Table5・3にまとめた.以上より，石炭灰造粒

物の供給量，効果の持続性，施工費用から判断して，小海域における有機質底泥の H2S-S，

P043-抑制について現実的，且つ有効な方法であると言える.

(2)大洲入り江

(2・l)H2S-Sの試算

H2S-Sについては石炭灰造粒物を 50w/w%以上施用すると完全に吸着できることが

明らかとなった(Fig.5-13). P043-についても 50w/w%施用する施用から 1日で新大洲

橋の直上水(広島市:2007)のP043-濃度の 9μM以下まで間隙水中の P043・が低減で、

きる(Fig.5-22)ことから 50w/w%施用として以下に試算する.

大洲入り江の最奥部のポンプ場付近の入り江の面積 150m2に対して，層厚 17cmで

石炭灰造粒物を混合する場合，石炭灰造粒物の量は

150 m2XO.17 m=25.5 m3=26 t 

となる.石炭灰造粒物の H2S-Sの飽和量は 108mg-S g-lを26t施用するので，試算で

は硫化水素の飽和量は 2.8tとなる.大河入り江と同様に，石炭灰造粒物を施用した底

泥は全て均質とし，上層水柱からの一次生産等にともなう含硫有機物の沈降や分解は定

常状態にあり泥中の H2S-S生成速度は実験での測定値と同様で一定と仮定する.ただ

し，石炭灰造粒物混合後に沈降した堆積物の厚さは考慮、していないので，その分過大評

価の可能性がある.数値計算によって吸着が飽和に達するまでの時間を見積もると，施

用から 1600年後である.大洲入り江の底泥の全硫黄の濃度は擬似現場試験より 0.17%

であり，大河入り江，呉港の1.7，1.1%に比べて低い.そのため，底泥の H2S-S生成

速度は 0.090mg-S kg-wet sed-1 d-1と低いので，石炭灰造粒物の吸着能が長期にわたっ

て維持されると考えられる.

次項で述べるが P043-の飽和吸着まで、は 5年7ヶ月であることから， 5年 7ヶ月にわ

たる大河入り江の H2S-Sのフローを Fig.5・32に示す.底泥中で生成される H2S-Sがほ

ぼ全て石炭灰造粒物へ吸着し，硫黄の酸化が抑制され酸化に伴う酸素消費が 2.8kg低
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滅されると試算された.

(2・2)P043・の試算

大洲入り江の直上水はポンプ場からの下水放流水に大きく影響を受けており，系内へ

流入する P043•の濃度を付近の新大洲橋の直上水(広島市: 2007)の P043濃度と同等

の9μMとした.さらに，大河入り江と同様の理由で，長期にわたって間隙水中の P043.

濃度が 40μM程度(コンテナ試験の定常状態の実測値)になるよう， 45日目以降から

は底泥から直上水への溶出における拡散係数を1.2X10・8m2  8.1とし，移流のプロセス

はないものとした.また，石炭灰造粒物混合後に沈降した堆積物の厚さは考慮していな

いので，その分過大評価の可能性がある.本試算においての定常状態の P043.溶出速度

は 146μmolm2 d.1であり，広島湾の成層期のリンの溶出速度 19-291μmolm2 d.1 (環

境省:2003)の範囲内であった.これ以外は Table5-2に示したパラメーターは変更し

ていない.

前項より H2S-Sの低減のためには，石炭灰造粒物を 50w/w%施用することが最適で

あることが明らかになったので， 50w/w%施用する場合で、試算する.石炭灰造粒物を施

用することにより，定常状態の P043.濃度は間隙水で、は 40.8μMから 3.1μMへ低減さ

れ，直上水では 9.9μMから 9.0μMへ低減される(Fig.5・33).また，飽和吸着まで5年

7ヶ月効果を維持できることが明らかになった.5年 7ヶ月にわたる大河入り江のリン

のフローを Fig.5・34に示す.底泥中で生成されるリンのほぼ全量が石炭灰造粒物へ吸

着され，海水中への回帰が 45molから 0.77molへと 98%減少し，直上水の濃度およ

び，府中大川への P043.の流入負荷量が現在よりもそれぞれ 9%および 10%減少すると

試算された.

(2・3)施工費

施工は大型のダンプカー3台程度の量を混合するのみであり，波探船も入れないこと

から，費用は低く抑えられると考えられる.大洲入り江の改善の試算結果の一覧を

Table 5・4にまとめた.石炭灰造粒物の施用量，効果の持続性，施工費用から判断して，

小海域の有機質底泥の H2S-SおよびP043.の抑制方法として現実的であると言える.

(3-1)呉港

間隙水の P043濃度は施用量が多いほど低下した (Fig.5・27). また"底泥から直上

水への P043.の溶出が対照区に比べて， 10， 15， 30 w/w%区でそれぞれ 27，43，68%に抑

制された (Fig.5-28) . 

本試験では試験期間が冬季であったので、P043.生成速度は 3.7X10・5μmolkg-wet-8ed.1 

d.1と低く，間隙水中の P043濃度は 2.7-5.3μMであり，大河入り江や大洲入江に比べて

1桁低い.石炭灰造粒物の P043.の平衡吸着濃度1.7μMに近いので P043.の大幅な低減
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は見込めない.また，低温のため硫酸還元が進まず， HzS-Sは検出限界以下であったこ

とから，現場スケールでの施用は現実的で、ないため試算は行わなかった.

5-4 5章のまとめ

大河入り江では83w/w%施用すると硫黄の酸化が 79.1Mgから1.61Mgへと 98%減

少し，白濁回数は一年あたり 1回に抑制され， HzS-Sの酸化に伴う酸素消費が 36Mg 

から 0.8Mgに減少すると試算された.

P043'は 6年 10ヶ月にわたって底泥中で生成されるリンがほぼ石炭灰造粒物へ吸着

され，海水中への回帰が 24kmolから 0.64kmolへ97%減少し，直上水の濃度および，

大河入り江の外(広島湾北部海域)への P043'の流入負荷量が現在よりもそれぞれ 10%

および8%減少すると試算された.

大洲入り江では， 50 w/w%施用すると底泥中で生成される HzS-Sがほぼ全て石炭灰

造粒物へ吸着し，硫黄の酸化が抑制され酸化に伴う酸素消費が 2.8kg低減される左試

算された.

P043'は5年 7ヶ月にわたって，底泥中で生成されるリンがほぼ石炭灰造粒物へ吸着

され，海水中への回帰が 45molから 0.77molへ 98%減少し，直上水の濃度および，

府中大川へのP043'の流入負荷量が現在よりもそれぞれ9%および10%減少すると試算

された.

呉港では擬似現場試験が冬季であったため底泥の状態が良く，現場にスケールアップ

した試算は行なわなかったが，間隙水の P043'濃度は施用量が多いほど低下し，底泥か

ら直上水への P043'の溶出が対照区に比べて， 10， 15， 30 w/w%区でそれぞれ 27，43， 

68%に抑制された.

以上より，石炭灰造粒物の施用量，効果の持続性，施工費用から判断して，小海域の

有機質底泥の HzS-SおよびP043'の抑制方法として現実的であると言える.
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立早 総括

環境修復，環境保全が盛んに叫ばれているほど現場は進展がみられない.日本の現状

は環境修復や環境保全がビジネスにつながる段階に至っていなし、からである.日本にお

いては環境修復，環境保全についての概念やイメージが一人歩きし， rECO (エコ)J

のキャッチフレーズとともに環境対策というよりむしろ宣伝の効果のほうが大きいよ

うに感じる.環境修復，環境保全というと一般的にはクリーンで、透き通った水や森林な

ど清澄なイメージを想像あろうが，現実は静脈産業に市場原理を導入できる手法を模索

し，資源を循環させる社会を形成する非常に泥臭い仕事である.締麗ごとでは環境は救

えない.環境修復や環境保全の技術開発より循環型社会を形成する，つまり社会の仕組

みを変えることのほうが難しい課題である.

本論文では，我々が抱えている克服すべき以下の 2つの課題を組み合わせ，循環型社

会形成のための一案を提唱する.

①閉鎖性海域の水質が改善されない原因のーっとして，堆積した底泥からの栄養塩の回

帰が挙げられ，これまでは凌深や覆砂など対症療法的な手法が一般的であり，底質改善

の根本的な解決策には至らず，永続的な底質改善技術の開発が望まれている.

②わが国の産業廃棄物の発生量は約 4億トンで推移し，廃棄物処理場の残余年数は少な

くなってきており，切迫した問題である.

実際の現場に底質改善技術を適用する場合，高度な技術を必要としたり，綿密に条件

を制御しなければならない技術は，様々な現場の海況の変動にその都度対応を迫られる

ので挫折する可能性が高い.したがって，本論文では，製鉄行程の副産物である高炉水

砕スラグそのものを底泥と混合する方法，および造粒行程は経るものの火力発電の副産

物である石炭灰そのものを底泥に混合する単純な方法を試験し，石炭灰造粒物が有効で

あることを明らかにした.具体的には，石炭灰造粒物は P043-，H2S-Sの吸着能を有し，

特に H2S-Sの低減効果に優れていることを明らかにした.また，現場の底泥に対する

施用方法としては，石炭灰造粒物を混合するのみであり，且つ，特別な維持管理技術を

必要としない点で、コストは低く抑えることができる.

廃棄物のうち有用な材料が「循環資源j として認定されるためには，環境規制元素の

含有量や溶出試験基準を満たし，素d性がわかったものである必要がある.また，製品ロ

ットによって組成が大きく変動するものでは取り扱いが困難となる.したがって，環境

規制元素の含有量や溶出試験基準結果を示し，その変動範囲も明記しておく責務がある.
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「循環資源Jという名のもとに安全性の基準を満たさない廃棄物が商品として市場に出

回り，地球環境を悪化させることはあってはならない.本試験で使用した石炭灰造粒物

はケイ酸アルミニウム系の鉱物であり，環境規制元素の含有量基準，溶出試験基準を満

たし，組成比の変動幅(変動係数)は主要成分で 6.6"'43%，微量成分で 2.6-173%の範

囲であり(浅岡ら:2008)，変動範囲を考慮しでも環境基準を満たす.誤解してはなら

ないのは「本試験で使用した石炭灰造粒物は環境基準を満たす.Jということである.

世界には様々な石炭灰が産生されるが，それらを有効利用する場合は，同様に安全性試

験が必要である.

多様な現場の海況を想定した底質改善効果の予測および供試材料の最適な施用法を

検討する有効な手法の 1つは数値シミュレーションである.室内のフラスコ実験で供試

材料の性質，吸着のメカニズムを明らかにするとともに数値シミュレーションに必要な

パラメーターを取得した.また，ろ過海水をフロースルーさせて現場の状況に近い条件

を与える擬似現場試験による水質・底質の変化のモニタリングを行なった.室内実験等

で得られた多くのパラメーターをもとに作成した数値シミュレーションモデルは，擬似

現場試験の結果を良好に再現した.これにより，現場に施用した際の予測と試算を行な

うことが可能となった.小さなフラスコから現場へという一連の実験をリンクさせる挑

戦であった.

室内実験からは，石炭灰造粒物の H2S-Sの吸着機構がパイライトの生成， Sulfur(So) 

への酸化など複数の反応が関与していることが理解できた.また， P043-の吸着機構は

主としてリン酸カルシウム塩の生成であり，嫌気条件下においても P043-が吸着するこ

とが確認された.石炭灰造粒物は低濃度領域においては吸着能が小さいので，直上水の

P043-の吸着には適さないことも明らかになった.

擬似現場試験および数値シミュレーションモデルから，実際に大河入り江に石炭灰造

粒物を施用した場合の予測を行った.大河入り江では石炭灰造粒物を 83w/w%施用す

ると硫黄の酸化が 79.1Mgから1.61Mgへと 98%減少し， H2S-Sの酸化に伴う酸素

消費が 36Mgから 0.8Mgに減少することが分かつた.底泥中で生成されるリンのほぼ

全量が石炭灰造粒物へ吸着され，海水中への回帰が 24kmolから 0.64kmolへ減少し，

直上水の濃度および大河入り江の外(広島湾北部海域)への P043-の流入負荷量が現在

よりもそれぞれ 10%および8%減少すると予想された.

一方，大洲入り江では，石炭灰造粒物を 50w/w%施用すると底泥中で生成される

H2S-Sがほぼ全て石炭灰造粒物へ吸着し，硫黄の酸化が抑制され，酸化に伴う酸素消費

が 2.8kg低減されるという計算となった.また，底泥中で生成されるリンのほぼ全量

が石炭灰造粒物へ吸着され，海水中への回帰が 45molから 0.77molへ減少し，直上水

の濃度および府中大川へのP043-の流入負荷量が現在よりもそれぞれ9%および10%減

少すると予測された.

また，呉港では間隙水の P043-濃度は施用量が多いほど低下し，底泥から直上水への
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P043'の溶出が対照区に比べて， 10， 15， 30 w/w%区で、それぞれ 73，57，32%に抑制され

ると予測された.

施工費の試算として，大河入り江の底質改善には 4，700万円の費用がかかり，施用に

必要な石炭灰の量は国内の総発生量の0.07%程度で供給体制は問題ないと考えられた.

また，効果は 6年 10ヶ月持続する.したがって，石炭灰造粒物の施用量，効果の持続

性，施工費用から判断して，閉鎖性小、海域の有機質底泥の H2S-SおよびP043'の抑制方

法として現実的であると結論された.今後の課題として石炭灰造粒物混合による底泥の

pH上昇の影響， リンの吸着能の向上，温度などの海況の季節変動を取り込んだ数値モ

デルによる詳細な検討などが挙げられる.

底質改善効果の持続性は 5~7 年と試算された.今回のように， リサイクル材を用い

た物理化学的な手法によって生物がほとんど棲めない状況からそれらが棲める環境に

改善することができると予想される.この期間何もしないのではなく，まずは底質その

ものの状態を改善することが大切である.また，陸域からの栄養塩負荷の寄与が大きい

海域では，流入負荷を減らして底質への負荷を削減する努力も必要である.底質環境が

改善し，生物が棲めるようになれば，生物自体が持つ耕転や食物連鎖を通した物質の循

環の促進が起こり，底質の浄化の速度は一気に加速すると考えられる.また，このよう

な状況になれば，生物の力を活用した人為的浄化手法の適用も可能となるであろう.例

えば，食物連鎖による物質循環をさらに加速する人為的浄化方法として，微細藻類の散

布やアマモの移植等の方法も考えられる.本研究で提案した改善法は生物も棲めない強

度の汚濁域に対して適用される物理化学的手法であり，これを第 1段階として，生物の

生息が可能な状況が造りだせた後は，第2段階として，生態系の食物連鎖による物質循

環を回復させる生態工学的な底質改善手法にバトンが渡っていることを夢見ている.

[6章の参考文献]

浅間 聡・山本民次・山本杏子(2008)石炭灰造粒物を用いた沿岸底質環境改善材開発のための基礎的研究

一栄養塩溶出試験およびSkeletonemacostatumの増殖試験ー，水環境学会誌， 31，455・462.
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要旨

瀬戸内海に対する発生負荷量は， TPに対する 1980年度以降の削減指導， TNについ

ては 1996年度以降の削減指導と， TP・TN両方に対する 2000年からの総量規制によ

り， 2004年度までにそれぞれピーク時の 112程度となり，赤潮の発生抑制には一定の

効果をもたらした.しかし，ここ 30年間の瀬戸内海(大阪湾を除く)の TP・TN濃度

は，それぞれ 0.023-0.026mg L.l， 0.25-0.28 mg L"1で横ばいで推移している.この原

因の一つは海底に堆積した有機質底泥の分解による直上水への栄養塩の回帰であると

考えられている.

本研究の目的は従来，産業廃棄物扱いされ現在では有用リサイクル材とみなされるよ

うになった鉄鋼スラグおよび石炭灰を海域の底質改善材として利用できるかどうか，そ

の有用性を探ることである.本研究では，製鉄行程の副産物である鉄鋼スラグの中でも

っとも多量に発生する高炉水砕スラグ，および石炭火力発電所から産生する石炭灰をセ

メントで造粒した石炭灰造粒物を対象として，これらのキャラクタリゼーションおよび

環境規制元素についての安全性試験を行った.その上で，有機質底泥に混合施用する実

験を行うことで，有機質底泥からの P0430回帰および間隙水中の H2S-Sの低減という観

点での底質改善機能を評価した.ひいては，これらの副産物を適切に利用することで循

環型社会形成に貢献することを目指している.

第 1章の緒論に続き，第2章では，供試材料のキャラクタリゼーションおよび環境規

制元素の溶出試験を行い，安全性を確認した.高炉水砕スラグは，カルシウム，ケイ素，

アルミニウムを主成分とした非品質鉱物であった.一方，石炭灰造粒物は，ケイ素，炭

酸，アルミニウム，カルシウムを主成分とし，結晶構造は石英，ケイ酸アルミニウム系

鉱物であった.これらはいずれも環境規制元素の溶出試験において溶出基準を満たした.

第 3章では，プラスチックコンテナを用いた擬似現場実験を行った.これはフラスコ

規模の室内実験と実際の現場との中間に位置する規模であり，ろ過海水を掛け流すフロ

ースルー実験系することで，現場の条件を模したものとした.

高炉水砕スラグ、については間隙水中の P0430の低減効果は認、められなかった.高炉水

砕スラグへの P0430の吸着はリン酸鉄形成によるものと考えられ，底泥が還元的であり

P0430が吸着されなかったと推察された.また，H2S-Sの低減も認められなかった.

石炭灰造粒物については，溶出するカルシウム塩の加水分解によって pHが低い底泥

を中和することができたが，底泥の pHが上昇することで NH4-NはNH3の形態が増加

し， NH3が溶出するため間隙水中の NH4-N濃度が上昇した.石炭灰造粒物は間隙水中

のP043濃度を低下させた.これは，第2章から明らかなように，石炭灰造粒物の界面

がリン酸カルシウム系化合物生成に適した条件であるためであり，この点，高炉水砕ス

ラグに比べて石炭灰造粒物のほうが優れていることが示された.

第4章では P0430およびH2S-S吸着のメカニズムを室内実験によって解明し，第5
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章で作成する数値シミュレーションに必要なノミラメーターを取得した.石炭灰造粒物の

H2S-Sの吸着機構はパイライトの生成， Sulfur(So)への酸化の促進など複数の反応が関

与することが明らかになった.

P043-の吸着実験で、は， P043-は石炭灰造粒物にリン酸カノレシウムを形成して吸着され，

その速度は擬二次反応速度式で表現された.また，吸着等温線より平衡濃度が1.7μM

以上で吸着能を示した. P043-は石炭灰造粒物にリン酸カノレシウムを形成して吸着され

るので，好気および嫌気条件に関わらずP043-を吸着で、きることから，間隙水中の P043-

の低減に有効であることが明らかになった.

第 5章では，室内実験および擬似現場試験で得られた結果から底泥に石炭灰造粒物を

施用したときの物質循環を再現する数値シミュレーションモデ、ルを作成し，擬似現場実

験の再現および感度解析を行った.

大河入り江の底泥では，石炭灰造粒物を 50kg (83 w/w%)混合した場合では，実験

期間を通して H2S-Sが0.24mg-S L-lまで低減されることが明らかとなった.

大洲入り江の底泥では石炭灰造粒物を 30kg (50 w/w%)以上混合することでH2S-S

を完全に吸着できることが明らかとなった.間隙水中の P043-は石炭灰造粒物を 50kg 

混合 (83w/w%)した場合，底泥から直上水への P043-の溶出が 0.75μmolkg-wet sed-1 

d-1から 0.50μmolkg-wet sed-1 d-1へ抑制され，石炭灰造粒物混合区の直上水の P043-

濃度が対照区に比べて 83%に低減された.

呉港の底泥では，間隙水の P043-濃度は石炭灰造粒物の施用量が多いほど濃度は低下

し，底泥から直上水への P043・の溶出は，対照区に比べて 10，15， 30 w/w%混合区でそ

れぞれ 27，43，68%に抑制された.

現場に対して石炭灰造粒物を施用した際の効果と費用について試算を行なったとこ

ろ，大河入り江では底泥に対し 83w/w%で、 17cmの厚さで混合した場合，硫黄の酸化

が 79.1Mgから1.61Mgへと 98%減少し， H2S-Sの酸化に伴う酸素消費が 36Mgか

ら0.8Mgに減少することが分かった.また，海水中への P043-の回帰が 24kmolから

0.64kmolへ減少し，直上水の P043-の濃度および広島湾北部海域への P043-の流入負荷

量が現在よりもそれぞれ 10%および 8%減少すると予測された.また，この効果は 6

年 10ヶ月持続し，施工費は 4，700万円と試算された.

大洲入り江では，石炭灰造粒物を底泥に対し 50w/w%で 17cmの厚さで混合した場

合，底泥中で生成される H2S-Sがほぼ全て石炭灰造粒物へ吸着し，硫黄の酸化が抑制

され，酸化に伴う酸素消費が 2.8kg低減されるという計算となった.また，底泥中で

生成される P043-のほぼ全量が石炭灰造粒物へ吸着され，海水中への回帰が 45molか

ら0.77molへ減少し，直上水の濃度および府中大川への P043-の流入負荷量が現在より

もそれぞれ 9%および 10%減少すると予測された.効果は 5年 7ヶ月持続すると試算

された.

以上を，第 6章で総括し，本研究で提案した石炭灰造粒物の施用は，施用量，効果の
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持続性，施工費用から判断して，汚濁の進行した閉鎖性小海域の有機質底泥の H2S-S

およびP043・の抑制方法として改善効果が大きく，コストの点からも現実的であると結

論された.
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Abstract 

A speciallaw enacted 30 years ago to regulate phosphorus and nitrogen discharge 

into the Seto Inland Sea， Japan has been effective in reducing the number of red 

tides. TP and TN loadings to the Seto Inland Sea except for Osaka Bay were 

reduced by up to 50% of their pre-legislated peaks. However， the concentrations of 

TP and TN in the area have been constant during the last 30 years at 0.023-0.026 

mg L"1 and 0.25-0.28 mg L"1， respectively， despite the enforced legislation. One of 

the reasons why the TP and TN concentrations in the area are constant even though 

the nutrient discharges have been decreasing since 1980 for TP and 1996 for TN， is 

due to the decomposition of organically-rich sediment and significant nutrient 

release from such sediments. The purposes of the present study are to 

characterize blast furnace slag which is a by-product of iron manufacturing and 

granulated coal ash from coal thermal electric power generation， and to evaluate if 

they can function to amend organically rich sediments， for example， by adsorbing 

P043-and H2S. 

Following Chapter 1 Introduction， Chapter 2 presented a physical and chemical 

characterization of blast furnace slag and granulated coal ash and examined the 

dissolution of environmentally regulated elements from these materials. The blast 

furnace slag used in this study has an amorphous structure composed mainly of Ca， 

Si andAl， while the granulated coal ash is a crystal of quartz and aluminum silicate 

in the main phase composed of Si02， C03， Al203 and CaO. Dissolution tests for 

environmentally regulated elements satis五edthe Japanese environmental standard 

for soil pollution. 

In Chapter 3， tank test was carried out to investigate the effects of these 

materials to amend organically-rich sediment by changing physico-chemical 

properties of the sediment. Blast furnace slag did not efficiently adsorb P043-and 

H2S-S in the pore water. This is due to the following mechanism: P043・adsorption

of blast furnace slag is a formation of ferric phosphate， which is ineffective under 

anaerobic condition. Addition of granulated coal ash increased sediment pH by 

hydrolyzation of calcium salts， and was considered to be effective in neutralizing 

acidified coastal sediments. An increase in NH4-N concentration in the pore water 

was also observed by the addition of granulated coal ash due to an increase of 

sediment pH. 

In Chapter 4 ， batch experiments were conducted to elucidate the m 
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parameters to simulate remediation processes of the organically-rich sediments. 

P043' was adsorbed onto granulated coal ash forming calcium phosphate and was 

fitted to the pseudo-second order kinetic model. From an adsorption isotherm 

analysis revealing its ability of P043-adsorption above 1. 7μM， granulated coal ash 

was effective in adsorbing P043-in the pore water both under aerobic and anaerobic 

conditions. H28-8 was also adsorbed onto the granulated coal ash and formed Fe82 

(pyrite) or oxdized to sulfur up to 108 mg 8 g-l maximum. 

In Chapter 5， a numerical model was constructed to show phosphorus and H28-8 

cycles in the remediation prC>cesses of organically-rich sediment in the tank tests 

conducted in Chapter 3. 8ensitivity analyses using the model revealed t出ha叫t 

application of 83 w/w% 0ぱfgranulated coal ash to the sediment of the Ohko Inlet 

located on the southern part 0ぱf口H王五i廿roωshimacity decreased H王28 

por問ewater tωo 0.24 mg-8 L"1. In the case of the Ohzu Inlet sediment from east of 

Hiroshima city， applying 50 w/w% of granulated coal ash removed H28-8 in the pore 

water completely and applying 83 w/w% decreased the release of P043-to the 

overlying water to 0.50μmol kg-wet sediment"l d-1 from 0.75 J..lmol kg-wet sediment"l 

d-1• Application of 10， 15， 30 w/w% granulated coal ash to the Kure Port sediment 

sampled from the southern part of Hiroshima Prefecture reduced P043-release to 

the overlying water by 27， 43 and 68%， respectivel:罫

Costs and effects of applying granulated coal ash to sediment in shallow coastal 

seas were evaluated using the numerical model. Applying 83 w/w% of granulated 

coal ash with 17 cm thickness to the Ohko Inlet sediment would decrease the 

concentration of P043-in the pore water to 1.9 J..lM from 61.4μM and reduces P043-

release from the sediment by 97%. 8imultaneously， H28 in the pore water was 

estimated to be reduced to 0.24 mg 8 L"1 from 13.3 mg-8 L"1. From calculation on 

the basis of reduction of P043-concentration in the overlying water， P043-loading 

from the inlet to Hitoshima Bay was estimated to be reduced by 8.3 % in 6.8 y 

equivalent to the cost of 47 million Yen. 

In the case of the Ohzu Inlet， applying 50 w/w% of granulated coal ash with 17 

cm thickness would decrease P043-concentration in the pore water to 3.1μM from 

40.8μM and will reduce P043- release by 98%. With a decrease of P043-

concentration in the overlying water to 9.0μM from 9.9μM， P043-loading to the 

Fuchu-ohkaw 
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ability to adsorb HzS 

water. 

Key words: adsorption， enclosed water body， hydrogen sulfide， phosphate， 

sediment quality 
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1章の図
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2章の表

Table 2・1Chemical composition ofblast fumace slag used in 

the present study 

Main elements (g kg・l_dw) Trace elements (mg kg'・l_dw)

CaO 440 Ba 536 V 37.3 Hf 

Si02 324 Sr 422 Nb 27.2 Zn 

Al203 145 Zr 245 Sc 31.6 w 
MgO 43.8 C 200 Th 22.6 Ga 
Ti02 4.9 P205 140 Rb 11.9 Pb 

Fe203 3.5 Ce 98.8 Cr 9.7 

K20 3.0 Y 78.6 U 8.8 

島1nO 2.7 La 53.1 yb 5.8 

Na20 1.9 Nd 42:5 Cu 3.6 

Table 2・2Characteristics of the blast fumace slag 

used in the present study 

Water content (%) 

Loss on ignition (%) 

Specific surface area (m2 g-l) 

pH(H20) 

EC(I:5) (mS cni・1)

CEC1
) (cmolc kg-

1
) 

Exchangeable Ca2+ (cmolc kg・1)

Exchangeable Mg2+ (cmolc kg-1) 

Exchangeable K+ (cmo1c kg・1)

Exchangeable Na+ (cmolc kg'・1)

Base saturation (%) 

PAC2) (mg-P20s 100g-dw・1)

0.01 

0.12 

0.2(ゆ:1・3mm)

9.2 

0.1 

0.6 

0.6 

0.1 

0.1 

0.2 

167 

1414 

1) Cation Exchange Capacity， 2) Phosphate Adsorption Coefficient 
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Table 2-3 Chemical composition of granulated coal ash 

used in the present study 

Main elements (g kg・l_dw) Trace elements (mg kg・l_dw)

Si02 395 Ba 397 Rb 28.8 

C03 133 MnO 329 Co 28.6 

A1203 126 Zr 298 Cr 27.2 

CaO 55.4 N 200 Ga 20.6 

C 27.4 V 111 Nb 34.4 

F~03 22.5 Zn 88.9 Sc 14.5 

MgO 8.1 Ce 69.7 Th 12.7 

K20 6.1 Cu 58.9 Hf 6.7 

H 5.2 Y 52.6 w 5.2 

Ti02 5.7 Nd 34.4 U 4.2 

Na20 2.5 La 34.2 yb 3.9 

P20S 1.9 Pb 29.3 Cs 3.2 

Sr 0.4 Ni 29.2 

Table 2・4Characteristics of granulated coal ash 

used in the present study 

Water content (%) 13.6 

Loss on ignition (%) 38.2 

Specific surface area(m2 g-l) 
21.1(φ:5mm) 

18.6(φ:lOmm) 

pH(H20) 10.2 

EC(1:5) (mS crri・1) 0.2 

CEC1) (cmolc kg-
1
) 22.4 

Exchangeable Ca2+(cmolckg・1) 34.1 

Exchangeable Mg2+ (cmolckg-
1 0.65 

Exchangeable K+ (cmolc kg'・1) 1.51 

Exchangeable Na + (cmo1c kg・1 0.82 

Base saturation (%) 166 

PAC2) (mg-P20s 100g-dw-
1
) 2260 

1) Cation Exchange Capacity， 2) Phosp~ate Adsorption Coefficient 
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Table 2・5Environmental1y regulated elements dissolving 

企omblast furnace slag used in the present study 

Av(μgL・1) SD(n=3) RSD (%) Criteria(<μg L-1) 

As く5 10 
B 13 12 92 1000 
Cd 0.06 0.0098 16 10 
CN く100 ND 

Co <0.02 
Cu 0.4 0.0298 7.3 

Cr6+ <20 50 

F 170 58 34 800 
Hg 0.001 0.00099 110 0.5 
Ni 5.2 3.1 59 
Pb 0.2 0.015 7.6 10 
Se く2 10 
Zn 2.1 0.3 14 

Table 2・6Environmental1y regulated elements dissolving 

企omgranulated coal ash use in the present study 

Av(μgL・1)SD (n=3) RSD (%) Criteria(<μgL・1)

As く5 10 
B 117 5.7 4.9 1000 
Cd 0.07 0.0027 3.9 10 
CN <100 ND 

Co 0.11 0.0087 7.9 

Cu 0.4 0.016 4 

Cr6+ <20 50 
F 130 5.7 4.4 800 
Hg <0.001 0.5 
Ni 12 1.3 10.8 
Pb <0.2 10 
Se <2 10 

Zn 1.6 0.21 13.1 
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2章の写真

Photo.2・ISEM photos of blast furnace slag used in the present study 

Photo.2・2SEM photos of granulated coal ash used in the present study 
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3章の図
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Fig.3・1Sampling sites of sediment used for tank test 
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Photo.3・1Photos of experimental setting 
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Photo.3・2Seawater supply tube placed on the sediment in the experimental tank 
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1回目のコンテナ試験(大河入り江底泥)
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Fig. 3・3The change in of overlying water temperature on the Ohko Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace slag or 
granulated coal ash 
0: Control，圃 Blastfurnace slag(32 w/w%)，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・4The change in salinity of overlying water on the Ohko Inlet sediment 
used for tank test with time after the addition of blast furnace slag or 
granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%) ， .: Granulated coal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・6The change in DO concentrations of overlying water on the Ohko Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition ofblast furnace slag or 
granulated coal ash 
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Fig.3・7The change in NH4-N concentrations of overlying water on the Ohko 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace 
slag or granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%)，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig. 3-8 The change in N03' + N02・concentrationsof overlying water on the 
Ohko Inlet sediment used for tank test with time after the addition of blast 
furnace slag or granulated coal ash 
0: Control，圃 Blastfurnace slag(32 w/w%)， .: Granulated coal ash(22 
w/w%) 
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Fig. 3-9 The change in P043-concentrations of overlying water on the Ohko 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace 
slag or granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w!w%)，・ Granulatedcoal ash(22 
w!w%) 
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Fig.3・10The change in Si02・Siconcentrations of overlying water on the Ohko 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace 
slag or granulated coal ash 。Control，・ Blastfurnace slag(32 w!w%)，・ Granulatedcoal ash(22 
w!w%) 
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Fig.3・11The change in NH4" N concentrations of pore water in the Ohko Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace slag or 
granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w!w%) ， .: Granulated coal ash(22 
w!w%) 
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Fig.3・12The change in N03・+N02"concentrations of pore water in the Ohko 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace 
slag or granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w!w%)，・ Granulatedcoal ash(22 
w!w%) 
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Fig.3・13The change in P043" concentrations of pore water in the Ohko Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition ofblast furnace slag or 
granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%) ，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・14The changein Si02・Siconcentrations of pore water in the Ohko Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition ofblast furnace slag or 
granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%) ，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・15The change in H2S-S concentrations of pore water in the Ohko Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition of blast furnace slag or 
granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%) ， .: Granulated coal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・16The change in pH of Ohko Inlet sediment used for tank test with time 
after the addition ofblast furnace slag or granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%)，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・17The change in ORP of Ohko Inlet sediment used for tank test with 
time after the addition of blast furnace slag or granulated coal ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%) ，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・18The change in LOI of Ohko Inlet sediment used for tank test with 
time after the addition of blast furnace slag or granulated coal ash 
0: Control，圃 Blastfurnace slag(32 w/w%) ，・ Granulatedcoal ash(22 
w/w%) 
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Fig.3・19The change in TOC concentrations of Ohko lnlet sediment used for 
tank test with time after the addition of blast furnace slag or granulated coal 
ash 
0: Control， 
w/w%) 
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Fig.3・20The change in TN concentrations of Ohko lnlet sediment used for 
tank test with time after the addition of blast furnace slag or granulated coal 
ash 
0: Control， 
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Fig. 3-21 Time change in TP concentrations of Ohko lnlet sediment used for 
tank test with time after the addition of blast furnace slag or granulated coal 
ash 
0: Control，・ Blastfurnace slag(32 w/w%) ， .: Granulated coal ash(22 
w/w%) 
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(2) 2回目のコンテナ試験(大洲入り江底泥)
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Fig. 3-22 The change in overlying water temperature on the Ohzu Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig. 3-23 The change in salinity of overlying water on the Ohzu Inlet sediment 
used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・24The change in pH of overlying water on the Ohzu Inlet sediment used 
for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control， +: Granulated coal ash(83 w/w%} 
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Fig.3・25The change in DO concentrations of overlying water on the Ohzu 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of granulated 
coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%} 
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Fig.3・26The change in NH4-N concentrations of overlying water on the Ohzu 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of granulated 
coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig. 3-27 The change in N03・+N02・concentrationsof overlying water on the 
Ohzu Inlet sediment used for tank test with time after the addition of 
granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・28The change in P0430 concentrations of over1ying water on the Ohzu 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of granulated 
coal ash 
0: Control， ~・: Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・29The change in Si02・Siconcentrations of over1ying water on the Ohzu 
Inlet sediment used for tank test with time after the addition of granulated 
coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・30The change in NH4-N concentrations of pore water in the Ohzu Inlet 
sed.iment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control， +: Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・31The change in N03・+N02.concentrations of pore water in the Ohzu 
Inlet sed.iment used for tank test with time after the add.ition of granulated 
coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig. 3-32 The change in P043-concentrations of pore water in the Ohzu Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%)・
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Fig.3・33The change in Si02・Siconcentrations of pore water in the Ohzu Inlet 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・34The change in H2S-S concentrations of pore water in the Ohzu lnlet 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・35The change in pH of the Ohzu lnlet sediment used for tank test with 
time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig. 3-36 The change in ORP of the Ohzu Inlet sediment used for tank test 
with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig. 3-37 The change in LOI ofthe Ohzu Inlet sediment used for tank test with 
time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・38The change in TOC concentrations of the Ohzu Inlet sediment used 
for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control， +: Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・39The change in TN concentrations of the Ohzu Inlet sediment used for 
tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control， +: Granulated coal ash(83 w/w%) 
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Fig.3・40Time change in TP concentrations of the Ohzu Inlet sediment used 
for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control， +: Granulated coal ash(83 w/w%} 
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3回目のコンテナ試験(呉港底泥)
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Fig. 3・41The change in overlying water temperature on the Kure Port 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10 w/w%， +: 15 w/w%，ム:30 w/w%， X: Loading seawater 
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Fig.3・42The change in salinity of overlying water on the Kure Port sediment 
used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10 w/w%， +: 15 w/w%，ム:30 w/w%， X: Loading seawater 
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Fig.3・43The change in pH of overlying water on the Kure Port sediment used 
for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10w/w%，・:15 w/w%，ム:30 w/w%， X: Loading seawater 
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Fig.3・44The change in DO concentrations of overlying water on the Kure Port 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，圃:10w/w%，・:15w/w%，ム:30 w/w%， X: Loading seawater 
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Fig. 3-45 The change in NHrN concentrations of overlying water on the Kure 
Port sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal 
ash 
0: Control，・:10 w/w%， .: 15 w/w%，ム:30w/w%， 
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Fig.3・46The change in N03"+N02・concentrationsof overlying water on the 
Kure Port sediment used for tank test with time after the addition of 
granulated coal ash 。:Control，・:10w/w%，・:15 w/w%，ム:30w/w%， 
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Fig.3・47The change in P043. concentrations of overlying water on the Kure 
Port sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal 
ash 
0: Control， X : Loading seawater 
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Fig.3・48The change in Si02・Siconcentrations of overlying water on the Kure 
Port sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal 
ash 
0: Control，・:10w/w%，・:15w/w%，ム:30w/w%， 
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Fig.3・49The change in NH4-N concentrations of pore water in the Kure Port 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:lOw/w%，・:15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig.3・50The change in P043-concentrations of pore water in the Kure Port 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10 w/w%， +: 15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig. 3-51 The change in Si02・Siconcentrations of pore water in the Kure Port 
sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:lOw/w%，・:15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig.3・52The change in pH of the Kure Port sediment used for tank test with 
time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，圃:lOw/w%，・:15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig.3・53The change in ORP of the Kure Port sediment used for tank test with 
time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10 w/w%， .: 15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig.3・54The change in LOI of the Kure Port sediment used for tank test with 
time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10w/w%，・:15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig.3・55The change in TOC concentrations of the Kure Port sediment used for 
tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10 w/w%， +: 15 w/w%，ム:30w/w% 
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Fig. 3-56 The change in TN concentrations of the Kure Port sediment used for 
tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:10w/w%，・:15w/w%，ム:30w/w% 
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Fig. 3-57 The change in TP concentrations of the Kure Port sediment used for 
tank test with time after the addition of granulated coal ash 
0: Control，・:lOw/w%，・:15 w/w%，ム:30w/w% 
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(4) 3章の考察
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Fig.3・58The change over time of estimated ORP of the Ohko In1et sediment 
mixed with granulated coal ash 
0: Observed value， e: Estimated value 
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Fig.3・59The change over time of estimated ORP of the Ohzu lnlet sediment 
mixed with granulated coal ash 
0: Observed value ，e: Estimated value 
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Fig. 3-60 The change over time of estimated ORP of the Kure Port sediment mixed 
with granulated coal ash 
0: Observed value{IO w/w%) ，・:Estimated value{IO w/w%)，ム:Observed value{I5 
w/w%) ，企:Estimated value{I5 w/w%)，口:Observed value(30 w/w%) ，圃:Estimated 
value(30 w/w%) 
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Fig. 3-61 The change in Chla concentrations of overlying water on the Kure 
Port sediment used for tank test with time after the addition of granulated coal 
ash 
0: Control，国:10 w/w%， .: 15 w/w%，ム:30w/w%， 
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Photo. 3-3 Photo of benthic microalgae growing on the experimental sediment 
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4章の表

Table4・1Parameters concerning PO/・adsorptiononto granulated coal ash obtained in the present study 

Parameters 

Pseudo second order kinetic rate constant (gμmoI・Ih・1)

Amount ofPO/・adsorbedat equiIibrium (~moI g.l) 

InitiaI rate (μmoI gh・1)

101 

aerobic 

5o JJM 100μM 
2.8xl0・2 l.3x1O・2

2.5 5.4 

0.17 0.36 

anaerobic 

5o JJM 100μM 
1.9xl0・2 6.2x 10.3 

2.7 6.2 

0.14 0.24 



4章の図
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Fig.4・1The change over time of HzS-S concentrations with granulated coal 
ash (0) and without granulated coal ash or control (・)
Granulated coal ash (0.2 g) was added to 50 mL Nz purged seawater with an 
initial concentration of 8 mg-S L"1 at pH 8.2 and agitated at 250C. 
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Fig.4・2The change over time of HzS-S concentrations with granulated coal 
ash (0) and without granulated coal ash or control (・)
Granulated coal ash (0.2 g) was added to the 50 mL of Nz purged seawater 

with an initial concentration of 80 mg-S L'l at pH 8.2 and agitated at 25
0

C. 
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Fig.4・3The change over time of H2S-S concentrations with granulated coal 
ash (0) and without granulated coal ash ; control (・)
Granulated coal ash of (0.2 g) was added to 50 mL N2 purged seawater with 

initial concentration of 200 mg-S L"1 at pH 8.2 and agitated at 250C. 
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Fig. 4-15 Adsorption isotherm for P043' onto granulated coal ash. 

109 



5章の表

Table 5・1Parametersused for the H2S-S budget model ofthe present study 

Parameters unit 

Initial rate of H2S-S generation 

H2S-S oxidation rate 

Molecular diffusion coefficient of S2-at 25 oc 
H2S-S adsorption rate 

Thickness of double diffision layer 

Specific surface area of granulated∞al ash 

Radius of granulated ∞al ぉh

refi訂伺 偲values 

2_9 (Ohko inlet) this study 
(mg-S kg-wet sed_ -1 d・1)

0.090 (Ohzu inIet) this s旬dy

I .-1- 5.2x 10・3(Ohko inlet) this study (parameter fittingω∞n甘01)
(mg-S kg-w官tserl-・，d-') 

6.3 X 10-4 (Ohzu inlet) this study (parameter fitting to∞ntrol) 

(m2 {I) 6.94 x W-10 Li et al.: 1974 

( mg g-I d-I) 4.3 白isstudy 

(nm) 1.0 x 10-8 Nakano:1991 

(m2 g'・1) 21.1 this study 

(mm) 5 

Parameters 

Table 5-2 Parameters used for the PO/ budget model ofthe present study 

umt values reference 

0.91 (Ohko inlet) this study (凹rameterfittingω∞ntrol) 

0.66 (Ohzu inlet) this study (paramet釘 fittingto control) 

3.7xlO'¥Ku閃 port)this study (parameter fittingω∞ntrol) 

0.085 (Ohko inIet) this study (parameter日制ngω∞n凶 1)

0.032 (Ohzu inlet) this study (parameter fittingω∞ntrol) 

一 (Kureport) this study 

6.12 x 10・10 Li et al.: 1974 

0.0025 this study 

2.5 (Ohko inlet) this study 

2.5 (Ohzu inlet) this study 

0.008 (K町eport) this study 

1.0 x 10-8 Nakano:1991 

21.1 this study 

0.21 this study 

0.7 this study 

5 

P04
3・generationrate 

Advection constant 

Molecular diffusion coefficient of P04
3・at25 Oc 

PO/ adsorption rate ∞nstant 

Maximum adsorption capacity 

Thickness of double diffision layer 

Specific surface area of granulated coal ash 

Distance between sediment and overlaying watぽ

Exchange rate of 0町'erlyingwater 

Radius of granulated coal ash 

(Jlmol kg-wet sed_-I d勺

(Jlmol kg-wet sed.-I d勺

(m
2 
s勺

(L g-I d-I) 

(μmolg'・1)

川
ぃ
川
倒
的
例
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Table5・3Estima匂:dremediation effects of applying granulated ∞al ash to Ohko Inlet 

Without tr回 tm即 tApplication of Granulated coal ash 

Application ar回 (km2) 0.047 0.047 

Bed thickness (cm) 

App¥ication dosage (t) 
Mixing ratio (wJ八的色)

H2S-S in pore water (mg-S L・1)

DO consumption bγH2S oxidation (Mg 6.8y・1)

PO/・inovぽ lyingwater (μM) 

pot in pore water (μM) 
PO/・release企omsediment (kmoI6.8y勺
PO/・loadto outside ofthe inlet (kmoI6.8y'1) 

Availabe pぽiods(y) 

17 

13.3 

36 

0.73 

61.4 

24 

240 

Table5・4Estimated remediation effects of applying granulated coal ash to Ohzu Inlet 

17 

8000 

83 

0.24 

0.8 

0.66 

1.9 

0.64 

220 

6.8 

Without treatment Application of Granulated coal ash 

App¥ication 紅 白 (m2) 150 150 

Bed thickness (cm) 

App¥ication do喧age(t) 
Mixing ratio (w/Wllo) 

H2S-S in pore water (mg-S L-
1
) 

DO consumption by H2S oxida“on (kg 5.6y'1) 
P04

3・inoverlying water (μM) 

PO/・inporewatぽ (μM)

PO/・releasefrom sediment (mol 5.6y・1)

P04
3・loadto outsid巴oftheinlet (moI5.6y・1)

Availabe pぽiods(y) 

111 

17 

8.3 

2.8 

9.9 

40.8 

45 

500 

17 

26 

50 

O 。
9.0 

3.1 

0.77 

450 

5.6 



5章の図
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Fig.5・1Schematic diagram representing HzS-S f10w in the experimental tank 
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Fig.5・2Framework of the H2S-S f10w simulation model for the tank test 
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diffuse double layer granulated coal ash sediment 

Fig.5・3Conceptual figure of particle distance and diffuse double layer 
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Fig.5・4Schematic diagram representing P0430 flow in the experimental tank 

Phosphorus: Org-P， Fe-P etc. 
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Fig.5・5Framework of the P043・flowsimulation model for the tank test 
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Ohzu lnlet sediment 
( ): control，【】:50 kg(83 w/w%) granulated coal ash 

8.0 

6.0 
〆-、
宮
ユr 4.0 
電司F

O 
~ 

2.0 

0.0 。 10 20 

Day 

30 

Fig. 5-17 The change over time of P043. concentrations in overlying water of the 

Ohko lnlet sediment used for the tank test 

ベ〉ー:Control;Observed，-0-一:13kg(22 w/w%)coal;Observed， 
ーー :Control;Simulated，一一 :13kg(22 w/w%)coal;Simulated 

121 



80 

60 
戸 『

::s 
コ.

、-'
40 ' fザ3

建".。
白司

20 

。
。 10 20 30 

Day 
Fig.5・18The change over time of P043. concentrations of pore water in the 

Ohko Inlet sediment used for the tank test 

ベコー:Control;Observed，→0ー :13kg(22 w/w%)coal;Observed， 
ーー :Control;Simulated，一一 :13kg(22 w/w%)coal;Simulated 

4.0 

3.0 
戸『

::s 
コ.r 2.0 
暗。
巳4

1.0 

0.0 。 10 20 30 40 

Day 

50 
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