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研究概要  

１．はじめに（研究背景等） 

現在除染において最も問題になっている放射性核種は 137Cs であり、除染して住民が帰還できるようにするた

めには、宅地周辺に存在する 137Cs を除去することが必要である。しかし除染作業をすすめるにあたり、大量の除

染廃棄物が発生することが大きな問題となっている。特に表土剥ぎ取りにより、大量の汚染土壌が排出 されてい

る。また住宅の除染に関しては、建材の種類に応じた除染効果の高い最適な除染方法が不明であることが課題

として挙げられる。 

このような問題の解決のためには、住宅 周りの生 活圏において、セシウムがどのような過程を経てどのような

形態で沈着し、今後どのように変化していくのかを明らかにすることが重要であるが、生活圏の除染が求められ

ているにもかかわらず、一般的な環境動態のほとんどは森林や河川などの非生活圏での巨視的な動きを対象と

しているため、生活圏での微視的な動態（吸着強度や移行過程）は明らかになっていない部分が多い。 

この問題点を解決するために、放射性物質が生活圏のどこに、どのような形で存在しているかを明らかにし、

それに応じて土壌や建材の最適な除染と減容化の方法 、さらには除染から保管までの一連の除染シナリオを検

討することが求められている。 

２．研究開発目的  

本委託業務の目的は、土壌や建材などの生活圏を中心とした環境中のセシウムの動態解析を行うことで、そ

れぞれの除染対象物質・対象地域に対して最も効果的な除染、減容化および保管の方法を明らかにし、除染対

象地域の追加被ばく線量を最小限の労力、予算、期間で最終的に1 mSv/年以下にするための除染シナリオを

構築することである。そのために、各サブテーマにおける目的を以下のとおりとする。  

（１）環境中のセシウムの動態解析（サブテーマ１）  

土壌や建材を中心とした除染対象について、Csの沈着状態、微構造、結合の強さについて分析し、どの形態

のCsがそれぞれどのくらい存在するかを検討し、効果的な除染方法を明らかにする。また、サブテーマ3と連携し

て、1：1型粘土鉱物中の変異電荷に吸着している比較的脱離の容易なCsイオンを、強く固定化するサイトである

2：1型粘土鉱物のフレイドエッジサイトに移行するための条件を検討する。  
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（２）セシウムの動態に基づく除染シナリオの構築（サブテーマ２）  

土壌を中心にした除染対象物の特性、除染作業の環境と条件を考慮して除染シナリオを作成し、適切な除

染、保管などの方法を決定する。これらの決定においては、大量の除染によって生じた除去土壌の分布と本研

究で開発する除染方法の処理能力を勘案し、その除染方法やその後の保管方法などのコストも考慮して、適切

な除染範囲、減容化の方法、保管等の方法を決定する。  

 

（３）磁気力制御型除染法の開発（サブテーマ３）  

磁気力制御による高度な除染手法の適用可能性を検討する。自然界中で強くセシウムを吸着する物質の磁

場中での物性を評価し、連続処理、高速分離、選択的な分離に必要とされる磁場、磁場勾配、流速等の条件を

明らかにする。 

 

３．研究開発の方法  

（１）環境中のセシウムの動態解析  

（1-1）建材におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

建材におけるセシウムの吸着動態を、①吸着形態、②深さ分布、③吸着強さ、の3つの観点から明らかにし、

住宅地の空間線量率を効果的に低減する手法を提案することを目的とした。住宅建材としては、セメント瓦、木

材、トタン材を用いた。福島県内で採取した実汚染建材を加工し、試料片 A、B (各50 mm × 50 mm)を作製した。

始めに試料片A、Bともに、蒸留水で10分間超音波洗浄し、放射線測定を行った。洗浄後、80 ℃で乾燥させ、試

料片Aを硝酸 (0.01 mol/L)に1時間浸漬・振とうし、放射線測定を行った。測定後、硝酸 (0.05 mol/L、 0.1 mol/L)

を用いて同様の処理を行い、放射線量を測定した。試料片Bについては、試料片Aと同様の手順で、塩化カリウ

ム溶液 (0.01 mol/L、 0.05 mol/L、 0.1 mol/L)に段階的に浸漬、振とうし、放射線測定を行った。測定結果から、

各洗浄段階におけるCs脱離率を算出した。 

 

（1-2）土壌におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

半透膜と模擬試料を用いて、土壌におけるCsの微視的動態について検討した。特に①土壌沈着直後のCsの

存在状態、②土壌沈着後のCsの存在状態に与える雨水の影響、③雨水により溶出したCsの挙動、の3点につ

いて検討した。まず、①土壌沈着直後のCsの存在状態を明らかにすることを目的とし、Csが土壌に添加された

際の各成分への分配挙動を調査した。試料としては、土壌の大部分を占める砂と有機物の一種であるフミン酸、

1:1型、2:1型粘土鉱物の代表的なものとしてカオリナイト、バーミキュライトの4種を用いた。半透膜に包んだ各試

料2 gを全て同時に、10000 Bq/LのCsCl溶液200 mLに1時間浸漬した。溶液から取り出し、24時間乾燥させた各

試料 (試料Aとする)のCs吸着量をGe検出器により測定した。次に、②土壌沈着後のCsの存在状態に与える雨

水の影響について調査した。雨水は陽イオンを含むため、イオン交換反応によってCsを溶出すると考えられる。

試料Aを全て同時に、雨水を模擬した溶液 (Ka+、 Na+、 Ca2+、 Mg2+、各5 mg/L) 200 mLに1時間浸漬した。溶液

から取り出し乾燥させ、Cs吸着量を測定した(試料を取り出した後の溶液をBとする)。最後に、③雨水により土壌

から溶出したCsの挙動について調査した。溶液Bに新たに別の砂、フミン酸、カオリナイト、バーミキュライトを1時

間浸漬した。溶液から取り出し、乾燥させた各試料のCs吸着量を測定した。 

 

（２）セシウムの動態に基づく除染シナリオの構築  

（2-1）除染範囲の最適決定手法の提案  

汚染地域の除染が進行するにつれて，膨大な量の除染廃棄物が発生し，その仮置き場の確保が困難になり

つつある。また，除染を行っても，必ずしも目標値まで線量が下がらないこともしばしば起こっている。従って，除

染計画の策定には，客観的シミュレーションを用いて，適切な除染範囲・除染方法を選択する必要がある。本研

究では，除染作業による線量率の低減効果を評価するフリーソフトウェアCDE(Calculation system for 

Decontamination Effect，日本原子力研究開発機構 )を利用して，更に感度解析的手法を導入することにより，

対象地域の空間線量率を目標値以下にできる最小の除染範囲を計算するソフトウェアを開発した。本研究で開

発したソフトウェアの除染範囲最適計算手法のアウトラインを以下に示す。  

① まず，対象地域の航空地図データとそれに対応する空間線量率のモニタリングデータを入手する。これ

に基づき，CDEを利用して，地図データから空間メッシュを作成し，各メッシュに対する汚染源（Cs134と

Cs137）の密度分布データを求める。 

② 同時にCDEを利用して，ある5m×5mの空間メッシュに存在する単位汚染源密度による別の空間メッシ

ュ上に与える空間線量率を距離の関数として求めておく。CDEでは，これを応答行列と呼ぶ。 

③ 空間線量率を目標値以下に低減したい対象区域（例えば，居住地など。以下，「対象区域」という）に

最も大きな影響を与えている周辺区域（例えば，耕作地など。以下，「周辺区域」という）のセルを検索し，
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そのセルを適当な方法で除染する。 

④ 周辺区域で最も影響の大きい1つのセルを除染する（③のプロセス）たびに，対象区域の空間線量率を

再計算する。 

⑤ 対象区域の空間線量率が目標値を下回るまで，③及び④を繰り返す。  

 

（2-2）除染の経済性・効率性のシミュレーション  

本研究の目的は、放射性セシウムに汚染された土壌の特性、除染作業の環境と条件を考慮した除染シナリ

オの作成である。除染シナリオの作成にあたり、本報告書では、住宅や公共施設などの生活圏内の表土の剥ぎ

取り、天地返しや反転耕などの除染作業を一次除染と定義する。また、剥ぎ取られた表土である汚染土壌に対

し、湿式あるいは乾式の分級、磁気分離、化学的脱離吸着といった減容処理を二次除染と定義する。この一次

と二次の除染の組み合わせで、除染シナリオは構成される。適切なシナリオを選定するためには、除染によって

生じた除去土壌の放射能濃度、取扱量をパラメータにして、本研究で開発している磁気分離による減容処理を

含めたシナリオごとのコストが算定されなければならない。このために、本研究の磁気分離による減容処理の実

験結果に基づき、除去土壌の処理能力が毎時１トンでのプラント設計を行い、１トン当たりの処理コストを推定し

た。また、環境省の主管する除去土壌などの輸送、中間貯蔵を検討する委員会、福島県庁の関連部門に問い

合わせを行いながら、それらの組織の公開資料や提供いただく除去土壌の放射能濃度、取扱量に基づき、除染

シナリオの事例解析を行った。 

これにより、除去土壌に対して、そのまま保管した場合と、磁気分離を使った減容処理を行った場合について、

処理のコストなどを試算できる。また、除去土壌の放射能濃度に応じて適切なシナリオ選定を支援できる方法を

確立し、その方法の有用性を検証した。  

 

（３）磁気力制御型除染法の開発  

（3-1）磁気分離の前処理としてのセシウムの移行  

磁気分離の前処理方法として、粒径の大きな砂礫や1：1型粘土鉱物の放射能を低減させるCs移行処理とし

て、砂礫の表面研磨とK+イオンを含む肥料溶液でCs吸着力の弱い砂礫から吸着力の強い2:1型粘土鉱物にCs

を移行する処理を同時に行った。初めに、福島県の汚染土壌 1kgをK＋イオン濃度を0.1 mol/Lに調整したKCl水

溶液2Lに添加し、ボールミル装置に設置して60 rpmの速さで2時間処理を行った。ボールミル後、懸濁液をふる

いによって粒径毎に湿式分級し、乾燥後に重量と放射能を測定した。Cs移行処理前後の放射能の測定結果か

ら、Cs移行処理による汚染土壌の減容化について検討した。  

 

（3-2）高勾配磁気分離システムの検討  

高勾配磁気分離システムによる汚染土壌の減容化のためには、2:1型粘土鉱物のみを高効率に分離、回収

できることが必要である。そこで実用に向けた土壌の磁気分離条件の検討のため、超 電導ソレノイド磁石を用い

た実用化に向けた基礎実験を行った。  

粘土のモデル物質として、2：1型粘土鉱物であるバーミキュライトと、1：1型粘土鉱物であるカオリナイトを用い

た。まず常磁性体であるバーミキュライトの分離条件を調べるため、粒 径が75 μm未満のバーミキュライト5.0 g

に蒸留水1.5 L加え、固液比1:300の懸濁液を調製した。超電導ソレノイド磁石を用いて、最大中心磁束密度2 T、

5 T、7 Tを印加し、流速を3.0 cm/sとして高勾配磁気分離を行った。磁気フィルターとしてSUS430（線径0.4 mm、

外径36 mm、メッシュ数20）のものを30枚用いた。分離後の粒子はろ過、乾燥後に質量を測定した。さらに、混合

系からの2：1型粘土鉱物の選択的分離条件について調べるため、バーミキュライト5.0 gとカオリナイト5.0 gを混

合し、蒸留水を1.5 L加えた。超電導ソレノイド磁石を用いて、7 Tを印加し、流速3.0 cm/sで高勾配磁気分離を

行った。実験1と同様にろ過、乾燥後に質量と吸光スペクトルを測定した。  

 

４．結果及び考察  

（１）環境中のセシウムの動態解析  

（1-1）建材におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

福島県内で採取した実汚染建材を用いて、建材（セメント系材料、木材、粘土瓦、トタン屋根）におけるセシウ

ムの吸着動態を、①吸着形態、②深さ分布、③吸着強さ、の3つの観点から検討を行った。セメント系材料におけ

るこれら3つの観点から検討した。超音波処理、切削処理、薬品処理の結果から、固体を介して間接的に吸着し

ている粒子態のものは全吸着量の4 %であることが分かった。また、切削処理の結果から、セシウムは表面から

1.6 mm以内に99 %が分布することが分かった。さらに、硝酸と塩化カリウムを用いた溶出実験により、薬剤によっ

て溶出させることが可能なイオン交換態のセシウムは全吸着量の12 %であり、粒子態、イオン交換態を差し引い

た全吸着量の84 %がイオンとして沈着し、しかも溶液では溶出できない強い相互作用で吸着していると考えられ
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る。そのため、事故後およそ3年半の時点で、大部分のセシウムはセメント系材料にかなり強く吸着しており、今

後も雨水等により他の吸着サイトに移行する可能性は低いと言える。そのため、たたきなどの切削可能な場所に

ある場合については、セメント系材料の除染の場合は、表面切削が効果的であると考えられる。  

上記のセメント材料と同様の手法で、木材、粘土瓦、トタン剤についての検討も行った。その結果を表 1 に示

す。木材、粘土瓦、トタン材のいずれも、事故後 3 年半の経過の時点で、固定態がほとんどを占めており、今後

雨水での存在状態の変化は少ないと考えられる。そのため、今後の除染の手法で効果的な手法は、セシウムの

吸着深さに依存し、表面からの深さ方向分布が深い場合は除染よりも取り換えなどの処理が効果的であり、一

方で表面からの深さ分布が浅い場合は表面切削処理が効果的であると考えられる。このような観点から、セメン

ト系材料は表面から数 mm の切削、トタン材は腐植部部分の切削除去、木材と粘土瓦については除染は不可

能であるため、取り換えが最も有効であると考えられる。  

 

（1-2）土壌におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

 土壌中のセシウムの動態を調べるため，イオンのみを通すことができる半透膜に各土壌成分（砂，フミン酸，カ

オリナイト，バーミキュライト）を封入し，それらを放射性セシウム溶液中に一定時間共存させたのち、個々に取り

出して放射線計測を行うことで，土壌成分間のセシウムの移行動態を実験的に追跡できる手法を構築した。そ

の結果を図1に示す。 

 

 

図1(a)に示すように、土壌成分に模擬雨水を添加することで、１時間後には全ての試料のセシウム吸着量が

減少した。これは、雨水中に含まれるカリウムイオン等との交換反応が考えられる。砂に比べ、フミン酸・粘土鉱

物からはセシウムが溶出しにくいことが分かる。また図 1(b)に示すように、溶出したセシウムは新たに添加した試

表 1 各建材における 137Cs の存在状態  

 

 

図 1 (a) 土壌に存在するセシウムの状態変化に与える雨水の影響、 (b)模擬雨水溶液中に新たに別

の砂・フミン酸・カオリナイト・バーミキュライトを添加した際の各成分のセシウム吸着量  
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料に吸着され、特に吸着能が優れ、強くセシウムを固定化する2:1型粘土鉱物に吸着されたことが確認できた。し

たがって、雨水の影響で下層に溶出したセシウムは、１時間以内の短時間のうちに他の成分、特に2:1型粘土鉱

物に移行する傾向が実験的に確認された。事故後の年月が経過した現在ではほとんどのセシウムが2：1型粘土

鉱物に固定化されているため、事故直後よりも湿式・乾式分級などの分級の有効性が高まっていると考えられ

る。 

実土壌の分級と磁気分離でも類似の傾向が確かめられたが、実土壌成分を完全に成分ごとには分離するこ

とはできないため、セシウムの微視的動態を調べる為には、上記の手法によるモデル実験と実土壌の調査が有

用であると考えられる。 

 

（２）セシウムの動態に基づく除染シナリオの構築  

（2-1）除染範囲の最適決定手法の提案  

開発したソフトウェアを用いて、伊達市における除染実証実験のデータ

（http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf）に適用して、妥当性の検証を行っ

た。まず，実証試験サイトの航空写真を入手し、メッシュ分割を行い、実証試験で得られているモニタリングデー

タを用いて，図2に示すように、汚染密度データを設定した。分割したメッシュとモニタリングポイントは必ずしも一

致しないところがあるので、1メッシュ（5m×5m）内で平均値として用いた。まず、全エリアを実証実験で行われた

方法と同じ方法で除染した後の6つの家屋の線量率を計算した。本ソフトウェアで計算した結果は，概ね実証実

験で得られたデータの範囲に入っていることが分かる。実証実験のデータには極めて局所的なホットスポットの線

量データが含まれており、一方、本ソフトウェアではそのような局所的なホットスポットを考慮できないことが差異

の要因と考えられる。図3には，目標線量率を変化させた時の除染範囲の変化について示してある。目標線量

率を僅かに変えただけで，除染範囲が大きく変化することが示された。  

 

 

 

 
図 2 生成した空間メッシュとエリア分割  

（http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf） 

 

 
図 3 目標線量率を変化させた時の除染範囲の変化  

http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
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（2-2）除染の経済性・効率性のシミュレーション  

除染により生じた除去土壌をそのまま保管した場合と、磁気分離を使った減容処理を行った場合について、

処理のコストなどを試算した。また、除去土壌の放射能濃度に応じて適切なシナリオ選定を支援できる方法を確

立した。本手法については、複数の除去土壌処理の指針を立案した事例解析を行い、適切な除染シナリオを検

討し、本研究の有用性を検証した。  

適切なシナリオとは、法令、安全を遵守しつつ、中間貯蔵施設での受入管理区分である8,000 Bq/kg以下の

Ⅰ型施設、8,000 Bq/kg を超え10万  Bq/kg以下のⅡ型施設、10万Bq/kgを超える廃棄物貯蔵施設といった管

理区分に対して合理的であり、それぞれの施設貯蔵コストと減容処理コストのトレードオフ問題の解である。一例

として、本研究で開発している分級洗浄と磁気分離からなる減容処理と中間貯蔵施設の関係をモデリングした。  

まず、本研究で開発している減容処理を構成する分級洗浄、磁気分離それぞれの重量分離比、放射能分離

比から、投入土壌の放射能濃度と減容処理の排出土壌特性の関係を調べた。表2に示すように、除去土壌が

減容処理されずに、そのまま濃度に応じてⅠ型、Ⅱ型、廃棄物貯蔵施設へ搬入されるところを、減容処理により

中間貯蔵施設において１区分簡易な施設へ少しでも貯 蔵することを指針とするならば、本研究の減容処理は、

放射能濃度Csが8,000 Bq/kg を超え32,000Bq/kg以下の除去土壌に対して有用であることが分かった。  

 

表2 投入土壌の放射能濃度と減容処理の排出土壌特性の関係  

  
 次に、減容処理コストの算定のために、毎時１トンの除去土壌を減容処理できるプラントの基本設計を行い、コ

ストを概算した。プラント概算金額を５年間で償却するものと仮定し、この償却を含めて１カ月２２日、１日８時間

の稼働としてランニングコストを算定した。  

環境省「除染情報サイト」では、福島県内にある中間貯蔵施設へ搬入する8,000 Bq/kg超10万Bq/kg以下の

放射能濃度の土壌は、約1,035 ｍ3あるとされている。重量換算で15,525,000 ｔとし、8,000 Bq/kg超10万Bq/kg

以下の範囲で一様に等量分布すると仮定した。図4は、この対象土壌の減容処理後の排出土壌量を、中間貯

蔵施設の管理区分ごとに示したものである。4,050,000ｔがⅡ型施設で貯蔵されるところを、割高な廃棄物貯蔵施

設へ47,250ｔ移行してしまうものの3,240,000ｔを貯蔵コストが安価なⅠ型施設へ移行できる。施設の貯蔵トン単価

を、Ⅰ型施設をUI、Ⅱ型施設をUII、廃棄物貯蔵施設をUIII、減容処理トン単価をUrとし、次式が成立すれば、

本研究で開発している減容処理が有効であり、減容処理を実施する事例シナリオが適切であると判断できる。  

  IIIIIII UUrUUUI 000,050,4000,050,4250,47000,189750,573000,240,3   

 

 

図4 減容処理後の排出土壌量の中間貯蔵施設管理区分ごとの分布  

 

投入除去土壌 

１トンのセシ

ウム濃度Cs 

分級洗浄工程c 磁気分離工程m 

排出土壌 高濃度排出土壌 低濃度排出土壌 

土壌量 濃度Ccl 土壌量 濃度Cmh 土壌量 濃度Cml 

［Bq/kg］ ［t］ ［Bq/kg］ ［t］ ［Bq/kg］ ［t］ ［Bq/kg］ 

4,000 0.80 1,000 0.04 48,000 0.16 8,000 

8,000 0.80 2,000 0.04 96,000 0.16 16,000 

8,333 0.80 2,083 0.04 100,000 0.16 16,667 

32,000 0.80 8,000 0.04 384,000 0.16 64,000 

50,000 0.80 12,500 0.04 600,000 0.16 100,000 

100,000 0.80 25,000 0.04 1,200,000 0.16 200,000 

400,000 0.80 100,000 0.04 4,800,000 0.16 800,000 

 

低濃度Cml

10万Bq/kg以下
低濃度Ccl

8,000 Bq/kg以下

高濃度Cmh

10万Bq/kg超

Ⅰ型施設 Ⅱ型施設 廃棄物貯蔵施設

磁気分離 工程 m

高濃度Cch

10万Bq/kg以下

減容処理

分級洗浄 工程 c

8,000超32,000Bq/kg以下
土壌 推計4,050,000 ｔ

32,000Bq/kg超
土壌 推計11,475,000 ｔ

3,240,000 ｔ 573,750 ｔ 189,000 ｔ 47,250 ｔ

810,000 ｔ

236,250 ｔ
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このように、除去土壌の状況に応じて適切なシナリオ選定を支援できる方法を確立した。本手法は実証試験

が行われているさまざまな減容化技術に適用できると考えられる。  

 

（３）磁気力制御型除染法の開発  

（3-1）磁気分離の前処理としてのセシウムの移行  

ボールミルと洗浄処理を同時に行った場合の粘土 (粒径75µm未満 )と砂礫 (粒径75µm以上 )の放射能と重量

比を図5に示す。砂礫分の放射能は、処理前の1200 Bq/kgからCs移行処理により、400 Bq/kgに低下した。環境

影響の少ない肥料のみを添加物として使用し、クリアランスレベルである100 Bq/kgに近づけることができたため、

非汚染の土壌と混合して希釈することを想定すれば、埋め戻すことが可能である。Cs移行処理後の砂礫の土壌

の重量比は88％であるため、それらの土壌を埋め戻すことで汚染土壌を初期量の12 %程度に減容化できる可能

性が示された。               

 
 

（3-2）高勾配磁気分離システムの検討  

今回用いた超電導ソレノイド磁石を用いた高勾配磁気分離システムの概略を図 6に示す。超電導ソレノイド磁

石はボア径100 mm、最大中心磁束密度が約10 Tのソレノイドコイルであり、ボア内の鉛直方向に緩やかな勾配

を持ち、水平方向に一様な磁場分布を持つ．ソレノイド磁石のボア内に磁気分離領域用の配管（外径 42 mm）を

用意し、そこに磁気フィルターを設置した．磁気フィルターとしてSUS430（線径0.4 mm、外径36 mm、メッシュ数20）

のものを5 mm間隔で30枚設置した．  

バーミキュライトのみの高勾配磁気分離実験では、測定した質量からフィルターによる分離率を算出した．分

離率は2 T、5 T、7 Tの順に、75 %、90 %、97 %となり、5 T以上で高い分離率が得られた．バーミキュライトとカオ

リナイトの混合系の実験結果を図7に示す．投入したバーミキュライトの92 %がフィルターに捕捉され、磁気力を用

いたバーミキュライトの選択的分離に成功した．  

 

 

 

 

 

図 5 Cs 移行処理後の砂礫および粘土の重量と放射能  

 

図 6 実験装置の概要図                 図 7 磁気分離前後の粘土鉱物の割合の変化  
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５．本研究により得られた主な成果   

 

（１）科学的意義  

1）環境中および吸着剤中のセシウムの動態解析（サブテーマ１）  

土壌中のセシウムは事故後の降雨により2：1型粘土鉱物の永久電荷に移行することが実験的に確認された。

建材中のセシウムは、どの種類でも粒子態での付着は少なくイオン態がほとんどであることが明らかになった。ま

た浸透深さや吸着強さは建材の種類により大きく異なることが明らかになった。  

 

2）セシウムの動態に基づく除染シナリオの構築（サブテーマ２）  

除染範囲を最適化するための手法を確立し、実証実験のデータを用いてその妥当性を検証した。３つの放射

能濃度の区分のそれぞれの土壌量に基づき、減容化処理の有無、減容化の手法に応じてコストを試算する手

法を確立した。 

 

3）磁気力制御型除染法の開発（サブテーマ３） 

自然界における雨水による土壌中成分間でのセシウム移行の調査結果を元に、土壌中のセシウムの2：1型

粘土鉱物の移行を促進する低濃度カリウム溶液での前処理が、磁気分離の分離率向上に効果的であることが

示された。 

 

（２）環境政策への貢献  

 

＜行政が既に活用した成果＞ 

 特に記載すべき事項はない。 

 

＜行政が活用することが見込まれる成果＞ 

（１）環境中および吸着剤中のセシウムの動態解析（サブテーマ１）  

事故後の時間経過によるCsの移行（2：1型粘土鉱物への固定化）は土壌分級や磁気分離による汚染土壌の

減容化に有利であることが明らかになった。また建材のうち金属やコンクリートは浸透深さが比較的浅く、切削や

錆除去処理が有効である一方、木材や粘土瓦など内部まで浸透して除染不可能なものがあることが分かった。  

 

（２）セシウムの動態に基づく除染シナリオの構築（サブテーマ２）  

周辺区域からの放射線を加味して、対象区域を目的線量まで下げるための最適な周囲の除染範囲を策定で

きる手法を確立した。また汚染土壌の状況に応じて減容化処理の有無、その手法や実施場所等、適切なシナリ

オ選定を支援できる方法を確立した。 

 

（３）磁気力制御型除染法の開発（サブテーマ３）  

７Ｔの超電導磁石で97 %のバーミキュライトが分離可能であることが確認された。また実汚染土壌を用いた現

地での永久磁石を用いた実験により線量低減が確認され、前処理として低濃度カリウム肥料溶液 を用いたセシ

ウム移行処理を行うことによるさらなる線量低減が見込まれた。  
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5Z-1301 セシウムの動態解析に基づく除染シナリオの構築と  

磁気力制御型除染法の開発  

 

（１）環境中のセシウムの動態解析  

  

大阪大学 

大学院工学研究科 環境・エネルギー工学専攻   秋山 庸子  

西嶋 茂宏  

三島 史人 

産業科学研究所 量子ビーム科学研究施設     誉田 義英  

環境安全研究管理センター            矢坂 裕太  

 

〈研究協力者〉  

京都大学原子炉実験所                           芝原 雄司  

 エヌ・エム・ピイビジネスサポート株式会社  

                                   高橋 正二  

                                   平野 靖浩  

 

   平成25～26年度累計予算額：53,380千円  

（うち、平成26年度予算額：33,384千円） 
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［要旨］  

本サブテーマの目的は、住民帰還に密接に関わる生活圏の除染対象である土壌と建材に関する

セシウムの微視的動態を明らかにすることで、効果的な除染、或いは減容化の方法を提案するこ

とである。  

まず土壌については、137-Csの標準溶液を用いた学内RI施設での実験、および福島県内での実汚

染土壌を用いたセシウム吸着状態の解析、および成分間での移行動態の解析を行った。その結果、

土壌中では、セシウムは一旦すべての土壌成分に吸着するが、その後、雨水に含まれる陽イオン

による吸着力の弱い吸着サイトからの脱離と、より吸着力の強い吸着サイトへの移行が繰り返さ

れることにより、2：1型粘土鉱物にセシウムが徐々に濃縮されることが実験的に示された。さら

に、実汚染土壌の実験によって、上記の2：1型粘土鉱物への移行を促進できることが示され、サ

ブテーマ（3）の磁気力制御による除去土壌の減容化の前処理として、カリウムイオンを含む希薄

溶液を用いた移行処理が有効であることが示された。ここでは自然界中での動態を主な研究対象

としているため、この人工的な移行の検証実験の詳細については、サブテーマ（3）にて述べる。 

一方、非汚染建材を用いた137-Csの吸着・脱離実験、および福島県内での実汚染建材を用いた汚

染状況の調査により、セシウムの沈着状態について、①吸着形態、②深さ分布、③吸着強さ、の3

つの観点から検討を行った。その結果、建材の種類によりセシウムの沈着状態が大きく異なるこ
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とが分かり、この結果に基づき、それぞれの建材の特性に応じた線量低減のための対応法を提案

した。  

［キーワード］   

セシウム、土壌、建材、吸着、移行  

 

１．はじめに  

福島第一原子力発電所事故に伴い放出された放射性物質により広範囲の地域が汚染され、深刻

な環境汚染を引き起こしている1)。事故当時、主な核種は、セシウム134と137であったが、現在は

半減期30年のセシウム137が主要な核種となりつつある。政府は事故後から、汚染土壌の表土はぎ

取りや建物の除染作業を実施しており、表土剥ぎ取りで排出された土壌は、中間貯蔵施設で保存、

減容化した後、最終処分場に保管される予定である 2)。  

このような状況下において、土壌中や建材中におけるセシウムの存在状態・移行動態を理解す

ることは重要である。なぜならば、事故後から現在、将来にわたってセシウムがどこに、どのよ

うな形態で存在するかを明らかにすることにより、事故後の経過時間に応じて最も適切な除染や、

廃棄物の減容化のためのシナリオを構築することができるからである。  

土壌中での存在状態に関しては、セシウム137が土壌に長期間存在すると、植物・微生物への取

り込みを通じた食物連鎖や、水相への浸出の可能性があるが、時間経過に伴い、土壌中における

セシウムの生物利用能は減少するという報告がある 3)。これは土壌中において、セシウムの存在状

態が経時的に変化していることを示唆し、今後長期間、汚染土壌を安全に保管し、効率的に減容

化するためには、このような時間変化に伴う状態変化の原因を明らかにする必要がある。  

一方、住宅除染では空間線量率の上昇に寄与する放射性Cs が問題となっている。庭土について

は、表土の剥ぎ取りにより容易にCsを除去できるが、建材の中にはCsを強固に吸着するものが存

在し、現在用いられている汎用的な手法では効率的な除染が困難であり、それぞれの建材のセシ

ウム吸着特性に応じた適切な除染方法の提案が求められている。  

このように、同じく放射性物質に汚染された土壌と建材であるが、除染や廃棄物減容化にかか

る問題点は異なる。図(1)-1に土壌と建材の問題点と課題をまとめている。土壌に関しては、表土

剥ぎ取りで汚染部分を除去することで、除染は可能であるが、排出された大量の土壌をどう減容

化するかが課題である。一方、建材に関しては、建築物をそのままの状態で洗浄する場合は、い

かにして線量を下げるかということが課題であるが、内部まで放射性物質が浸透している等の場

合で除染が不可能である場合は、それらが廃棄物となるため、その廃棄物をどう処理するかが問

題となる。建材が除染可能かどうかの判断、および土壌や建材の除染・減容化の適切な手法の選

択のためには、土壌や建材中でセシウムがどのような形態でどこに存在し、それが時間とともに

どのように変化しているかということを明らかにすることが重要になる。  

そこで本サブテーマでは、（1）土壌におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討、（2）建

材におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討を行った。  
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図(1)-1 土壌と建材の除染・廃棄物減容化に係る問題点と課題  

 

 

（1）土壌におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

1）セシウム吸着要素としての土壌の性質  

土壌は様々な物質によって構成されており，気相，液相と固相が存在する。土壌構成を図(1)-2

に示す。  

 

 

図(1)-2 土壌の構成成分 

 

 

土壌空気は，窒素と酸素が大半を占めるが，大気と比較して酸素が少なく二酸化炭素が多いと

ころが特徴である。土壌水は土壌空気や土壌粒子の様々な成分が溶解した水溶液である。土壌粒

子は無機物である鉱物と有機物で構成され，大部分は無機物が占めている。鉱物は粒径によって
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表(1)-1に示すように，礫，粗砂，細砂，シルトと粘土に分類される 4)。  

 

表(1)-1 鉱物の粒径による分類 4)
 

名称  粒径[mm] 

礫 2以上 

粗砂  0.2~2 

細砂  0.02~0.2 

シルト  0.002~0.02 

粘土  0.002以下  

 

図(1)-2で示したように土壌は様々な物質によって構成され，その中でセシウムがどの部分に吸

着されているかを理解することは，汚染土壌を減容化するために重要である。  

平成23年6月に農林水産省が福島県相馬郡飯館村伊丹沢で粒径ごとの放射性セシウム濃度の調

査を行った結果5)を表(1)-2に示す。これより粒径の小さな粘土が最もセシウムを吸着し，粒径が大

きくなるほど，セシウム吸着量が小さいことが分かる。粒径の大きな砂礫のセシウム吸着力は弱

いため，水や環境負荷の少ない化学薬品によって容易に脱離させることが可能であることが分か

っている。それに対して，セシウム吸着量が大きなシルトや粘土のセシウムを強固に吸着するた

め，脱離させることが困難である。  

これらを踏まえると，砂礫に吸着されたセシウムを吸着量の大きな粘土鉱物に移行させ，シル

トと粘土を分級によって土壌から取り除くことで，3分の1程度に減容化が可能であると考えられ

る。  

 

表(1)-2 土壌表層（0-2.5 cm，飯館村伊丹沢）の粒径別の放射性セシウム濃度の測定結果 5)
 

名称  粒径[mm] 組成割合[%] 放射性セシウム濃度[Bq/kg] 

粗砂  0.2~2 20.4 25900 

細砂  0.02~0.2 45.2 48000 

シルト  0.002~0.02 29.6 103300 

粘土  0.002以下  4.8 174300 

 

粘土鉱物とは層状ケイ酸塩鉱物のことであり，シリカ四面体シートとアルミナ八面体シートが

層状に積み重なった構造6)をしている。図(1)-3に示すように，シリカ四面体シートとは，ケイ素を

中心として四面体の頂点部分に4つの酸素が存在する構造が，シート状に並び形成されている。ま

たアルミナ八面体シートはアルミニウムを中心として八面体の頂点部分に8つの酸素が存在し，そ

れがシート状に並び形成されている。  

 

図(1)-3 シリカ四面体シートとアルミナ八面体シートの模式図  
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粘土鉱物は，大きく1:1型粘土鉱物と2:1型粘土鉱物に分類される。それぞれの鉱物の模式図を図

(1)-4に示す。1:1型粘土鉱物とは，1枚のシリカ四面体シートと1枚のアルミナ八面体シートが結合

したものを指す。代表例としてカオリナイトが挙げられる。これに対して2:1型粘土鉱物とは，2

枚のシリカ四面体シートと1枚のアルミナ八面体シートが結合した鉱物であり，代表例としてバー

ミキュライト，イライトやモンモリロナイトが挙げられる。  

 

図(1)-4 1:1 型粘土鉱物と 2:1 型粘土鉱物の模式図 

 

セシウムは1価の陽イオンとなり土壌中に存在し，その多くが粘土鉱物に吸着されるが，粘土鉱

物の種類によってその吸着機構は異なる。粘土鉱物における吸着機構7)は，変位電荷による吸着と

永久電荷による吸着に大別される。  

変位電荷とは，図(1)-5に示したように粘土鉱物末端のOH基や有機物の官能基が，溶液のpHやイ

オンの種類，濃度などによって影響を受けて変化する電荷のことである。セシウムイオンは陽イ

オンであるため，OH基や有機物の官能基が負電荷を帯びるときに吸着されやすい。しかし，pHを

変化させることで電荷を変えることが可能であるため，セシウムイオンの脱離が比較的容易であ

る。具体的には，酸性条件下では水素イオンが官能基に多く吸着されるため，変位電荷に吸着さ

れたセシウムイオンが置換され，脱離されやすいことが分かる。  

 

 

図(1)-5 変位電荷の模式図  
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それに対して永久電荷とは，2:1型粘土鉱物で主に発生する構造由来の電荷である。シリカ四面

体シートのケイ素やアルミナ八面体シートのアルミニウムが他の陽イオンに置き換わることを同

形置換という。2:1型粘土鉱物ではSi
4+がAl

3+に，Al
3+がMg

2+やFe
2+に置換することで，電荷のバラ

ンスが保たれず負電荷が発生する。それに伴って粘土鉱物の層間が負に帯電し，ここにセシウム

イオンを吸着する。同形置換は四面体シートで発生する場合と八面体シートで発生する場合があ

るが，それぞれのセシウムイオン吸着強度が異なる。  

アルミナ八面体シートが同形置換する場合，負電荷の発生部分が層間から遠いためセシウムイ

オンは弱く吸着される。それに対して，シリカ四面体シートで同型置換が起こる場合は，負電荷

の発生部位が層間に近いため，セシウムイオンは層間により強く吸着される。  

さらに，多くのセシウムイオンが層間に吸着されると，セシウムを介して四面体シート同士が

引き寄せられ，静電相互的作用以外にも，四面体シートの形状的特徴がセシウムイオンの吸着に

影響を与える。四面体シートには，半径が約0.13 nmの空孔が存在する。層間が閉じると，この2

つの空孔が合わさって空洞を作る。セシウムイオンのイオン半径は約0.16 nm
4)であるため，層間に

静電気的に吸着されたセシウムイオンはこの空洞に固定される。これによりセシウムイオンを層

間に閉じ込め，固定するメカニズムである。  

以上より，四面体シートに永久電荷を持つ2:1型粘土鉱物は，静電相互的作用と形状的特徴が合

わさることで，セシウムイオンを強固に吸着・固定するため，容易に脱離させることは難しい。

これに対して，1:1型粘土鉱物はシートの電荷不足が少ないため，ほとんど負電荷を生じない。そ

のため，永久電荷によるセシウムイオンの吸着は少なく，変位電荷によってセシウムイオンを吸

着する。よって，1:1型粘土鉱物の外部条件を変化させることで，容易に脱離が可能である。  

 

2）土壌中のセシウムの微視的動態の解析  

これらの背景を元に、本研究ではまず、東北地方の一般的な土壌に含まれる各成分をモデル物

質として用い、事故後から現在までの、土壌におけるセシウムの存在状態、移行動態の解明を目

的とした模擬実験を行った。本研究の特徴は、半透膜を用いたことにある。これにより、様々な

成分・吸着サイトが混在する実土壌体系において、イオンのみが通過できる膜に隔てられた状態

に各土壌成分を保持したままで浸漬・乾燥・分析することで、セシウムの成分間での移行を調査

可能とした。  

本研究で行った実験は、大きく3つに分けられる。まず予備実験として、本研究に用いた試料（れ

き、砂、フミン酸、カオリナイト、イライト、バーミキュライト、モンモリロナイト）のセシウ

ム吸着特性を評価した。これらは、福島県の土壌を構成する代表的な成分である。各試料に個別

に同量のセシウムを添加することで、セシウム吸着量を求めた。次に、事故直後のセシウムの存

在状態として、実際の土壌を模擬した土壌混合系にセシウムを添加し、土壌沈着後まもないセシ

ウムの各土壌成分への吸着挙動を調査した。最後に、事故後のセシウムの移行動態として、土壌

に存在するセシウムの状態変化に与える雨水の影響について調査した。以上の実験結果をもとに、

事故後から現在までの、土壌におけるセシウムの動態について考察を行った。  

さらに、粘土鉱物のセシウム吸着能についてナノスケール構造や空孔内の電荷について実験的

に推定することができる手法として、陽電子消滅法を用いた寿命測定と消滅ガンマ線のドップラ

ー広がり測定を行った。  
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（2）建材におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

住宅地における除染作業では、庭土の表土剥ぎ取り、屋根や壁等の高圧水洗浄や拭き取りが行

われている。しかし、除染特別地域内の高線量地域では、除染後も追加被曝線量限度である1 mSv/

年(0.23 µSv/h)を満たしていない地域が広範囲に存在している。  

住宅地において庭土の除染を行う場合、表土2～6 cmを除去することでおよそ90 %のセシウムを

除去可能である8,9)。しかし、建材の中にはセシウムを強固に吸着するものが存在し、現在用いら

れている汎用的な手法では効率的な除染が困難である。このように除染後も建材表面に残存した

セシウムが、宅地において空間線量率を引き上げる主な要因の一つになっていると推測される。

また追加被曝線量1 mSv/年から、一時間当たりの追加被曝線量(μSv/h)を算出する際、一日の3分の

2を屋内で過ごすと想定して計算が行われている。この推定の基礎となる屋内の空間線量率は、建

材表面の汚染状況に大きく依存すると考えられ、被曝線量を効果的に低減するためにも、放射線

源となっている建材の除染が有効である。現在問題となっている放射性セシウムの多くは、CsOH

やCsClの形態で放出され、水溶性のエアロゾル粒子を輸送担体として大気中を移動した 10)。その

後、住宅地に沈着したセシウムは、雨水に溶解してイオンの状態で建材に吸着したと考えられる。

しかし、土壌に沈着したセシウムは、有機物粒子や土壌粒子等を輸送担体として再飛散を繰り返

しており11,12)、粒子を媒介して間接的に吸着したセシウムも建材表面の汚染に寄与していると推測

される。  

これらのセシウムのうち、粒子の状態で吸着したセシウムは比較的容易に除去可能であるが、

イオンの状態で吸着したセシウムは建材と強固に結合している 13)。このように先行研究では、セ

シウムと建材の相互作用について一定の見解が示されているが、建材の特性に応じた具体的な除

染手法を提案している研究は数少ない。そこで本研究では、さらなる空間線量率低減のために、

各建材表面におけるCs動態解析に基づいた除染プロセスについて検討した。  

図(1)-6にCs動態解析に基づいた建材除染の流れを示す。動態解析の結果、除染が可能であると

判断された建材(A)については、溶液等を用いた化学的な手法や、表面切削等の物理的な手法によ

り線量低減を行う。しかし建材の中には、こういった手法によっても除染が困難なもの (B)が存在

すると想定される。そのような建材のうち、取り換えが可能なものについては廃棄物として処理

し、取り換えが困難なものについては、遮蔽材によって放射線の遮蔽を行う。このように各建材

の特性に応じて適切な処理方法を選択し、住宅地における空間線量率を1 mSv/年以下まで低減する

ことを目指すのが望ましいと我々は考えている。また本研究成果は、福島第一原子力発電所の廃

止措置に向けた環境改善作業のうち、ガレキによる空間線量の低減にも資する基礎的知見となる

と考えられる。  

本研究は、住宅建材の中でも比較的高線量である屋根材に用いられているセメント系材料、木

材、粘土瓦、トタン材を対象とした。まず、各建材におけるCs動態を明らかにするために、(i) セ

シウムの吸着形態、(ii) 深さ方向の分布、(iii) 吸着強度の3つの観点から調査を行った。次に、こ

れらの実験結果を基に、それぞれの建材に最適な除染プロセスについて検討した。  
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図(1)-6 セシウムの吸着状態に応じた建材の除染方法のフロー図  

 

２. 研究開発目的 

本研究開発の目的は、土壌や建材などの生活圏を中心とした環境中のセシウムの動態解析を行

うことで、それぞれの除染対象物質・対象地域に対して最も効果的な除染、減容化および保管の

方法を明らかにし、除染対象地域の追加被ばく線量を最小限の労力、予算、期間で最終的に1 mSv/

年以下にするための除染シナリオを構築することである。そのために、本サブテーマでは、特に

生活圏周辺に存在する土壌および建材中のセシウムの微視的な動態について、以下のことを明ら

かにすることを目的とする。  

土壌や建材を中心とした除染対象について、Csの沈着状態、微構造、結合の強さについて分析

し、どのような形態のCsがそれぞれどのくらい存在するか、またどのような手法によって除去す

ることが可能であるかを検討し、効果的な除染方法を明らかにする。また、サブテーマ3と連携し

て、土壌において、1：1型粘土鉱物中の変異電荷に吸着している比較的脱離の容易なCsイオンを、

強く固定化するサイトである2：1型粘土鉱物のフレイドエッジサイトに移行するための条件を検

討する。特に、事故から現在までの経時的なセシウムの移行、および将来的なセシウムの移行に

ついて検討し、自然界での移行条件に基づいた効率的な除染・減容化方法の検討を行う。  

 

３．研究開発方法  

（1）土壌におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

 半透膜と模擬試料を用いて、土壌におけるCsの微視的動態について検討した。特に1）土壌沈着

直後のCsの存在状態、2）事故後のセシウムの移行動態（特に雨水による移行動態）の2点につい

て検討した。さらに、陽電子消滅分光法（PAS）を用いて、フレイドエッジサイトのような欠陥や

交換したカチオンの検出に有効であるかどうかを調べた。それぞれの詳細な実験方法を以下に示

す。  

 

  1）土壌沈着直後のCsの存在状態  

まず予備実験として、本研究で用いた各試料のセシウム吸着量を調査した。セシウム吸着量は、
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各試料に、個別に同量のセシウムを添加することで求めた。まず各試料2 gを半透膜（UC36-32-100, 

Viskase Companies, Inc.）で包んだ。半透膜の孔径は500 nm、透過分子量は14000である。半透膜に

包んだ各試料2 gを、セシウム濃度10000 Bq/LのCs-137溶液50 mL（（公）日本アイソトープ協会 , セ

シウム137放射能標準溶液（CS010），Cesium chloride in 0.1 M HCl，9.65×104Bq/gを蒸留水により

希釈して使用）に、それぞれ個別に、固液比1:25で添加し、1時間静置した。浸漬時間を1時間に設

定した理由として、雨水は経時的に鉛直方向に浸透していくため、一般的な土壌の透水係数から

大まかに定めた。溶液から取り出した半透膜から溶液と懸濁した状態にある試料の一部を回収し、

ろ紙上で乾燥するまで静置した。その後、各試料の重量と放射線量をGe半導体検出器（GEM-25P, 

ORTEC）により測定した（測定時間10分）。この結果から、各試料のセシウム吸着量を算出した。

ただし、各試料に対し、有機物除去処理は行っていない。これは処理過程において、過酸化水素・

加熱により、粒子構成が破壊・変形し、吸着特性が変化することを防ぐためである 14)。  

なお本研究ではすべての実験で、半透膜に各土壌成分のサンプルを入れて、そのまま乾燥させ

て吸着量を計測している。まず半透膜を用いた理由は、溶液中にすべての成分を混合して分散さ

せると、各成分への再分離が不可能となるため、それぞれの成分を分離した状態で、しかも同じ

溶液中に共存した状態を作り、浸漬後に再分離して各成分間の移行を追跡するためである。また

吸引濾過を用いず、ろ紙上で乾燥させたのは、雨水が浸透したのちに室温付近で徐々に乾燥する

という、実土壌での降雨-乾燥サイクルを模擬するためである。なお予備実験により、半透膜に包

んだままの状態と取り出した状態で同じサンプルを計測し、線量の測定値の違いが数%程度である

ことをあらかじめ確認した。  

次に、土壌沈着直後のCsの存在状態を調べるため、7試料（れき、砂、フミン酸、カオリナイト、

イライト、バーミキュライト、モンモリロナイト）の混合系にCsを同時に添加した際の、各試料

のセシウム吸着量を調査した。本実験は、福島第一原子力発電所事故後まもない段階での、土壌

におけるセシウムの存在状態を明らかにすることを目的としている。半透膜に包んだ各試料2 gを、

全て同時に、セシウム濃度10000 Bq/LのCs-137溶液（Cesium chloride in 0.1 M HCl ）350 mLに添加

した（7つの試料を1つの溶液に同時に添加した）。7試料 (2 g×7) と溶液 (350 mL) の固液比は1:25

である。その後、1時間静置し、溶液から半透膜を取り出し、半透膜から試料を回収して乾燥させ

た。各試料の重量と放射線量をGe半導体検出器により測定した（測定時間10分）。この結果から、

各試料のセシウム吸着量を算出した。  

 

2）事故後のセシウムの移行動態  

土壌に存在するセシウムの状態変化に与える雨水の影響について調査した。雨水中には、カリ

ウム・ナトリウム・マグネシウム・カルシウムイオン等、陽イオンが数mg/L程度含まれる、これ

らはセシウムの挙動に影響すると考えられる 15)。本実験の試料としては、土壌の大部分を占める

砂、代表的な有機物としてフミン酸、1:1型・2:1型粘土鉱物としてカオリナイト・バーミキュライ

ト、の4種類を用いた。手順は大まかに、1. 雨水添加前のCs存在量の算出、2. 雨水添加後のCs存

在量の算出の2つに分けられる。  

 まず、半透膜に包んだそれぞれの試料2.0 gを、全て同時に、セシウム濃度10000 Bq/Lの塩化セシ

ウム溶液200 mLに添加した（4つの試料を1つの溶液に同時に添加した）。1時間静置後、溶液から

試料を包んだ半透膜を取り出し、キムタオル上で24時間、20℃で乾燥させた。その後、Ge半導体
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検出器を用いて、半透膜に包んだ状態のまま各試料の放射線量を測定した。測定時間は10分であ

る。本結果を、雨水添加前のCs存在量とする。このとき、半透膜内の試料重量は2.0 gであった。  

 次に、先ほどの半透膜に包んだ各試料を同時に、雨水を模擬した溶液200 mLに添加した。本溶

液は、カリウム、ナトリウム、カルシウム、マグネシウムイオン濃度をそれぞれ5 mg/Lに調製し

たpH=6.9の溶液である。1時間静置した後、溶液から各試料を包んだ半透膜を取り出し、キムタオ

ル上で24時間、20℃で乾燥させた。その後、半透膜に包んだままの状態で各試料の放射線量を測

定した。本結果を、雨水添加後のCs存在量とする。このとき、各試料の重量は2.0 gであった。さ

らに、各試料から溶出したセシウムが、セシウムをまだ吸着していない土壌下層に移動した際の

挙動について検討するため、試料を取り出した模擬雨水溶液中に、新たに別の未処理の砂・フミ

ン酸・カオリナイト・バーミキュライト2.0 gを同時に添加した。本過程は、実際の土壌において、

雨水の影響により、土壌成分から水相に溶出したセシウムが、水相を介して、あるいは雨水自体

の浸透に伴い、他の成分に移行する可能性について検討している。1時間静置後、同様の方法で各

試料を乾燥させ、放射線量を測定した。  

 また、本実験結果について考察するため、各試料のセシウム吸着強度を調査した。半透膜に包

んだ各試料2.0 gを、10000 Bq/Lの塩化セシウム溶液50 mLに、それぞれ個別に、固液比1:25で添加

した。1時間静置した後、キムタオル上で24時間、20℃で乾燥させた。乾燥後、半透膜に包んだ状

態で各試料の放射線量を測定した。本結果を、セシウム吸着量 (I)とする。続いて、先ほどの半透

膜に包まれた各試料を0.5 mol/Lの酢酸アンモニウム溶液に、固液比1:25で添加し、1時間静置した。

酢酸アンモニウム溶液は、粘土鉱物や有機物に吸着されている交換態セシウム量を評価する際に

用いられる試薬である16,17）。静置後、24時間、20℃で乾燥させ、半透膜に包んだままの状態で各

試料の放射線量を測定した。本結果を、セシウム吸着量 (II)とする。以下の式(1)-1を用いて、各試

料からのセシウム抽出率を算出した。  

 

 セシウム抽出率[%]＝(1-(セシウム吸着量(II))⁄(セシウム吸着量(I)))×100[%] (1)-1 

 

 

3）陽電子を用いたセシウム吸着性能に係る鉱物評価  

 陽電子消滅分光法（PAS）を用いて、フレイドエッジサイトのような欠陥や交換したカチオンの

検出に有効であるかどうかを調べた。測定した試料は1：1型粘土鉱物のカオリナイト、2:1型粘土

鉱物のバーミキュライト（焼成の有無）、モンモリロナイト、イライトであり、特にイライトに

関してはイライト65％、カオリナイト25％の混成品であった。また園芸店で販売している土壌も

測定した。粘土鉱物の構造変化を避けるため、前処理をせずに計測した。X線回折実験とTEMによ

る電子顕微鏡像の観察も行った。消滅γ線の計測には約420 kBqのNa-22線源を用い、寿命測定には

通常のコインシデンスシステムを用い、時間分解能は220-240 psであった。コインシデンスドップ

ラー拡がり測定（CDB）も2台のゲルマニウム半導体検出器を用いて行った。これらの結果と，上

記の手法で行った実際の放射性Csの吸着能との関係を照合して考察を行った。  
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陽電子消滅法の概要を以下に示す。

 

陽電子が固体に入射したとき、図(1)-7に示すような過程を経て消滅する。特に高分子のような

多孔質物質においては、陽電子は多くの場合周囲の電子と共に束縛状態（Ps, ポジトロニウム）

を形成した後、3重項状態の場合（o-Ps）は3光子消滅するか周辺の電子と対消滅（ピックオフ消

滅と呼ぶ）し、1重項（p-Ps）の場合自己消滅する。o-Psの消滅まで考えた時の消滅モデルを図(1)-8

に示す。κ
1
はp-Ps(単重項)を形成する確率で、o-Psは3重項状態なのでこの3倍となる。また、o-Ps

からスピン交換でp-Psになる確率をκ
2
としている。これらの式から、このモデルでは陽電子寿命

は3つの特徴的時間で記述されることがわかる。更にo-Psの寿命とナノ空孔サイズは、2次元球形

井戸型ポテンシャル中にo-Psがトラップされており、壁付近のΔR(=R0-R)で陽電子が周囲の電子と

ピックオフ消滅するというTaoモデルに従い定式化された、次式に示すTao-Eldrup式で関係づけら

れている。 

 

ここで、τ3は図(1)-8でκ2がλ3に比べかなり小さいときには1/λ3で表される、o-Psの寿命である。 
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図(1)-7 物質中での陽電子の消滅過程  

e+ + e-

2γannihilation（τfree＜0.5ns）

p-Ps 

o-Ps 

2γ（τp-Ps<0.125ns）

3γ（142ns in vacuum）

2γ pick-off  (τo-Ps=1～10ns)

 

図(1)-8 陽電子寿命の定式化 
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・陽電子寿命測定（PALS） 

図(1)-9に22Na陽電子線源を用いた時の陽電子寿

命測定の模式図を示す。線源には 22Naが良く用いら

れる。これは半減期がある程度長いこと、陽電子の

放出に伴い放出されるγ線は殆どこの1.27 MeVのγ

線だけであること、高額ではないことなどが理由で

ある。測定方法は線源を試料で挟み、1.27 MeVのγ

線と0.511 MeVの消滅γ線の時間差を計測する（図

(1)-10）。この図に示すように、γ線の検出には量

子効率が高く、光電ピークが得られ易く、光の減衰

が早いことが要求されるため、BaF
2
シンチレータが

よく用いられている。光電子増倍管に対しても時間

応答性の良いものが選ばれる。夫々の光電子増倍管

から出た電気信号は、一般的には信号の発生時刻を

決めるためのCFDD(Constant Fraction 

Differential Discriminator)、時間差を電圧に変

換するためのTPHC(Time to Pulse Height 

Converter)、多チャンネル波高弁別器と送られ、消

滅時刻に関するスペクトルが得られることになる。

陽電子の寿命スペクトルは消滅γ線に対応するフ

ォトンの時間変化で表され、図(1)-11に示す式で与えられる。I
i
はτ

i
で特徴づけられる消滅過程の

相対強度を示しており、B.G.はバックグラウンドである。上述したように消滅過程が複数個あり

お互いが関係している場合には連立方程式を解かなければならないが、多くの場合2成分、3成分

の寿命を仮定すればうまくスペクトルにフィッティングできることがわかっている。特にo-Psに

対応する長寿命成分が対数でよくあらわされる場合には、寿命の小さい方から順に１重項状態の

パラポジトロニウム(p-Ps)の寿命あるいは陽電子の自由消滅、陽電子の自由消滅、o-Psの寿命と

考えることができる。 

 

・消滅γ線エネルギースペクトル測定 

消滅γ線は消滅時の電子と陽電子の合成運動量が0でない限

り、運動量保存の法則から180°方向と若干ずれた方向に放出さ

れる。陽電子は物質に入射後数psで熱化すると考えられており、

消滅γ線に反映される運動量は殆ど電子に由来するもので

ある。これを模式図として図(1)-11に示す。pは電子の運動

量である。 

エネルギー保存則より 

cp
1
+cp

2
=2m

0
c2、（m0は電子の静止質量） 

運動量保存則より 

p
1
-p

2
cosθ=p

x
 

 

図(1)-11 陽電子寿命スペクトル  
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図(1)-10 陽電子寿命測定のセットアップ 

陽電子寿命測定装置
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図(1)-11 消滅γ線の運動量依存性 

図1-3　ドップラー拡がり、2光子角相関の原理
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図(1)-9 陽電子寿命測定  
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となり、θが小さいと2本のγ線のエネルギーは 

E = m𝑐
2

±
𝑝𝑐

2
 

と書き表され、ドップラー効果により±pc/2だけエネルギースペクトルが拡がることになる。 

一般に消滅γ線の運動量には電子の運動量が加算されている。運動量分解能を上げるためには、

エネルギー分解能の良い検出器を使う必要があるため、高純度の半導体検出器(HPGe)が用いられ

る。陽電子が特定原子と選択的に消滅することなどもこのドップラー拡がり測定から調べられる。 

 

・消滅γ線2光子同時計測（CDB） 

消滅γ線ドップラー拡がり測定法は装置の配置が簡単であるため、広く利用されているが、こ

の手法ではo-Psが3光子消滅するときに発生するγ線も計測してしまうため、分解能の点で角相関

法には劣る。この欠点を補うため、線源を介して反対側にもう1台検出器を置きHPGeの信号と同期

を取り、2光子消滅の成分だけを検出する方法が消滅γ線2光子同時測定法（Coincident Doppler 

Broadening Measurement Method）である。この測定系を図(1)-12に示す。また、この方法で得ら

れる2次元エネルギースペクトルを図(1)-13に示す。左斜め上から右斜め下にスペクトルが広がっ

ているのがわかる。これがドップラー効果により拡がった消滅γ線光電ピークであり、この部分

を抽出することで高いS/Nで光電ピーク形状を高エネルギー部分まで評価することが可能となる。

実際のデータ処理では図(1)-13に示す2次元マッピングしたものを光電ピークの中心を軸に45度

回転し、ドップラーシフトに絡むγ線のエネルギースペクトルを得た後、これらの比を取ること

で陽電子消滅が異種の電子と起ったかどうかの比較を行った。 

 

 

（2）建材におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

 建材表面に吸着したセシウムには、イオンの状態で直接吸着したものと、粒子を媒介して間接

的に吸着したものが存在すると想定される。したがって、どのような形態で吸着しているか、ど

のくらいの深さまで分布しているか、またどのくらいの強さで吸着しているかということは、建

材の種類によって大きく異なると予想される。  

 

図(1)-12 コインシデンスドップ

ラー（CDB）の測定系  

HV HV

Na-22
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511 keV 511 keV

Trigger

Comp.
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図(1)-13 CDB法で得られた2次元エネ

ルギースペクトル 
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そこで、本研究では建材におけるセシウムの吸着動態を、1）吸着形態、2）深さ分布、3）吸着

強さ、の3つの観点から明らかにし、住宅地の空間線量率を効果的に低減する手法を提案すること

を目標とした。それぞれの詳細な実験方法を以下に示す。  

 

1）セシウムの吸着形態の検討  

建材表面に吸着したセシウムには、イオンの状態で直接吸着したものと、粒子を媒介して間接

的に吸着したものが存在すると想定される。これらの表面汚染への寄与についての調査を目的と

して以下の実験を行った。  

はじめに福島県川俣町で採取した実汚染物(セメント瓦、木材、粘土瓦、トタン材)を用いて試料

片を作製した。トタン材は腐食の程度の異なる2種類の試料を用意し、腐食の程度の小さいものを

トタンA、大きいものをトタンBとした。作製した試料片の様子を図(1)-14、寸法を表(1)-3 (SIZE I)

に示した。試料は測定面以外を防水テープでマスキングし、前処理として水道水に10分間浸漬後、

80 ℃で乾燥させた。乾燥後、GM計数管(TGS-146B, ALOKA）を用いて時定数30秒で120秒間計数

率を測定し、5回の平均値を求めた。  

次に、間接的に吸着したセシウムの表面汚染への寄与を調べるために、50 mLの水道水で10分間

超音波洗浄し(43 kHz)、表面に吸着した粒子を脱離した。試料片を80 ℃で乾燥させ、GM計数管を

用いて試料片の計数率測定を行った。このとき、超音波洗浄前後の計数率の変化量を粒子に吸着

したCsの脱離によるものとし、表面線量への寄与割合を算出した。また粒子に吸着したセシウム

と、ろ液に溶け出すイオン状態のセシウムについて確認するため、洗浄水を孔径0.45 µmのメンブ

ランフィルターを用いてろ過した。分離粒子は80 ℃で乾燥後、顕微鏡観察した。ろ液と分離粒子

は計数率をCsIシンチレーション式サーベイメータ  (KRS2000, Kansai Electronics Co., Ltd.）を用い

て1800秒間測定した。そして134
Csと  137

Csのピーク(796 keV, 662 keV)の計数率の和によって評価を

行った。  

 

 

図(1)-14 実験に使用した実汚染建材サンプル  

 (a)セメント瓦 , (b)木材, (c)粘土瓦, (d)トタンA, (e)トタンB) 
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表(1)-3 実汚染建材サンプルの大きさ  

2）セシウムの深さ分布の検討  

上記の実験結果から、建材の表面汚染は、イオンの状態で吸着しているセシウムが大きく寄与

していることが明らかになった。このようなイオンの状態で吸着したセシウムを物理的に除去す

る場合、建材表面からどの程度の深さまで拡散しているのかを調査する必要がある。ここではセ

シウムの深さ分布を調査するために、以下の実験を行った。  

実験には、超音波洗浄をした後のセメント瓦、木材、粘土瓦、トタンA、Bを用いた。それぞれ

の試料表面を、ディスクグラインダーを用いて切削し、その後切削深さごとの表面の計数率を測

定した。切削深さは試料片の厚さをノギスで測定し、切削前の厚さと切削後の厚さとの差分とし

た。計数率はCsIシンチレーション式サーベイメータを用いて600秒間測定した。そして 134
Csと  

137
Csのピーク(796 keV, 662 keV) の計数率の和によって、深さ分布の評価を行った。  

 

 3）セシウムの吸着強さの検討  

前項では物理的な除去手法への応用を想定し、セシウムの空間分布について調査した。本項で

は化学的な手法で除染を行う際に必要とされる、イオン状態で吸着したセシウムの吸着強度につ

いて調査した。実験には硝酸  (以下HNO3)と塩化カリウム溶液  (以下KCl)の2種類の溶液を用意し、

濃度の異なる溶液に段階的に浸漬することで、溶液中のカチオンの種類 (オキソニウムイオン , カ

リウムイオン)とその存在量による脱離効果の違いを評価した。  

はじめに1)，2)で述べた実験と同じ実汚染物(セメント瓦、木材、粘土瓦、トタンB)を用いて、

各試料につき2個ずつ同寸法の試料片を作製し、Sample I、Sample IIとした。作製した試料片の寸

法を表(1)-3 (SIZE II)に示した。粒子で吸着したセシウムを脱離するために、すべての試料片を50 

mLの水道水で10分間超音波洗浄(100 rpm)し、洗浄後80 ℃で乾燥させた。  

まず、Sample IをHNO3 (0.01 mol/L)に1時間浸漬、振とうし、計数率の測定を行った。測定後HNO3 

(0.05 mol/L)を用いてSample Iに対して同様の処理を行い、計数率を測定した。さらにHNO3 (0.1 

mol/L)を用いて同様の処理を行い、計数率測定を行った。これらの処理により、溶液中のカチオン

存在量が脱離効果に与える影響を調べた。計数率測定は、NaIシンチレーション式サーベイメータ

(EMF211, EMF Japan Co.,Ltd.）を用いて600秒間行い、134
Csと  137

Csのピーク(796 keV, 662 keV)の計

数率の和を算出した。そして測定結果から、式(1)-2によりセシウムの脱離率を求めた。Caは超音

波洗浄後の計数率(cps)を示しており、Cbは各溶液に浸漬、振とう後の計数率(cps)を示している。  

 

𝑅𝑒𝑚𝑜𝑣𝑎𝑙 𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜 = 100
C

C
1

a

b 









-  (1)-2 

実汚染建材サンプル  セメント瓦  木材  粘土瓦  トタンA トタンB 

Size I 

(W mm×D mm×H mm) 
80 × 80 × 14 55 × 55 × 14 60 × 60 × 14 60 × 60 × 1.1 60 × 60 × 1.1 

Size II 

(W mm×D mm×H mm) 
50 × 50 × 13 50 × 50 × 12 50 × 50 × 17 - 50 × 50 × 1.1 
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次に、溶液中のカチオンの種類による脱離効果の違いを比較するために、Sample Iと同様の手順

で、Sample IIを KCl (0.01 mol/L, 0.05 mol/L, 0.1 mol/L)に段階的に浸漬、振とうし、計数率測定を

行った。測定結果から、各洗浄段階におけるCs脱離率を(1)-2により算出した。  

 

4）非破壊での放射能面密度、浸透深さの計測  

福島県内にて採取した御影石サンプルについて，表面からの深さ測定から，放射能面密度、浸

透深さの測定を行った。タイルは、白御影石と呼ばれる花崗岩で、大きさは15x15cm、厚みは1.2cm

である。現地にて簡単に水洗浄を行ったのち、紙でふき取りを行った。  

重量は712g、比重は2.68g/cm
3であった。  

表面裏面をそれぞれA面、B面とする。A面は平滑ではあるがざらざらした梨地面であり、一方でB

面は平滑化したあと鏡面に仕上げてあった。  

まず、GMサーベイメータによる表面放出率の測定を行った。ポリエチレンラップフィルム（12μ）

で包み、GM管をサンプル上に直接配置して測定した。時定数はいずれも30秒で行った。また、直

径50㎜の穴をあけた厚さ5㎜アクリル板を使い、中心部で穴のない部分（ガンマ線成分）、穴部（ガ

ンマ線＋ベータ線、転換電子）を測定した。  

さらに、エヌ・エム・ピイビジネスサポート㈱にて開発された、特性X線表面汚染密度測定装置

を用いて、形状の異なるパラレルコリメータおよびスラントコリメータを使用してセシウムの浸

透深さ、放射能面密度を測定した。X線の入射角度が異なる２種のコリメータを使用し、X線の減

弱度を比較することで、放射能の浸透度を概算することが可能となる。  

また参照実験として、あらかじめ校正した2” NaIを使用して、定位置に試料の御影石タイルを置

いて、全放射能を測定した。  

 

４．結果及び考察  

（1）土壌におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

  1）土壌沈着直後のCsの存在状態  

 本研究で用いた各試料のセシウム吸着量を計測した結果を図(1)-15に示す。Cs-137の吸着量を放

射線量により表すと、れき0.17±0.01 cps/g、砂0.19±0.02 cps/g、フミン酸0.38±0.03 cps/g、カオリナ

イト0.58±0.05 cps/g、イライト0.43±0.03 cps/g、バーミキュライト0.39±0.02 cps/g、モンモリロナイ

ト0.64±0.03 cps/gとなり、れき・砂に比べ、フミン酸・粘土鉱物のセシウム吸着量が大きくなった。  

れき、砂は粒子表面のイオン交換性の表面電荷によって、フミン酸は官能基によって、粘土鉱

物はイオン交換性の表面電荷とFrayed edge siteによってセシウムを吸着する。用いた各試料の粒径

は、れきが2 mm～4 mm、砂が75 μm～2 mm、フミン酸と粘土鉱物が数十μm程度以下であった。ゆ

えに、フミン酸・粘土鉱物は、れき・砂に比べ比表面積が大きい。加えて、主にカルボキシル基、

表面水酸基および同形置換によって、多くの負電荷を有する 15,18,19)。このため、フミン酸・粘土鉱

物はれき・砂に比べ、高いセシウム吸着量を示したと考えられる。  
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図(1)-15 試料のセシウム吸着特性  

 

次に、これらの7種類の土壌成分の試料の混合系に、Csを同時に添加した際の各試料のセシウム

吸着量を図(1)-16に示す。各試料のCs-137の吸着量を放射線量により表すと、れき0.06±0.01 cps/g、

砂0.11±0.02 cps/g、フミン酸0.36±0.04 cps/g、カオリナイト1.33±0.08 cps/g、イライト1.12±0.06 cps/g、

バーミキュライト0.47±0.04 cps/g、モンモリロナイト1.00±0.05 cps/gとなった。この結果より、土

壌にセシウムが添加された際には、セシウムは全ての成分に吸着されることが分かった。  

吸着量は、れき・砂より、フミン酸・粘土鉱物の方が大きい。これは、各試料に、個別にセシ

ウムを添加した際の結果  (図(1)-15) と同様である。よって、土壌成分の混合物に一様にセシウム

が添加された際、セシウムは、各成分の吸着量の大きさに応じ、分配されることがわかった。ま

た、フミン酸のセシウム吸着量が砂より大きい。このことから、実際の土壌において、有機質土

壌では、砂質土壌に比べ、有機物に吸着されたセシウム量が多いと予想される。  

一方、粘土鉱物4種に着目した場合、図(1)-15と図(1)-16で大小関係が異なる（図(1)-15:バーミキ

ュライト＜イライト＜カオリナイト＜モンモリロナイト ; 図(1)-16: モンモリロナイト＜イライト

＜カオリナイト＜バーミキュライト）。この原因は、各粘土鉱物の凝集によるものと考えられる 20)。

粘土鉱物のセシウム吸着量は、多くの研究で示されているように、カオリナイト＜イライト＜バ

ーミキュライト＜モンモリロナイトの順に大きい 19, 21)。しかし半透膜を用いた本実験では、凝集

により、各試料の比表面積が減少し、吸着能が低下したと考えられる。そのため、粘土鉱物間の

セシウム吸着量を、正確に評価することはできなかった。本問題の解決には、半透膜内の粘土鉱

物量を少なくするといった方法が考えられるが、今後検討を進める予定である。  

本実験で明らかになった点を以下にまとめる。事故直後、土壌表面に沈着したセシウムは、土

壌を構成する各成分に分配された。この際、単位質量当たりで比較すると、土壌の大部分を占め

る砂より、土壌に数%程度しか存在しない粘土鉱物の方が、大きなセシウム吸着量を有していた。 
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図(1)-16 事故直後のセシウムの存在状態  

 

2）事故後のセシウムの移行動態  

図(1)-17 (a)に、1. 雨水添加前のCs存在量、2. 雨水添加後のCs存在量の測定結果を示す。雨水添

加前の砂、フミン酸、カオリナイト、バーミキュライトのセシウム吸着量は、それぞれ1.42±0.03 

cps/g、1.85±0.04 cps/g、1.77±0.04 cps/g、2.01±0.04 cps/g、雨水添加後の吸着量は、それぞれ0.94±0.03 

cps/g、1.59±0.04 cps/g、1.65±0.04 cps/g、1.85±0.04 cps/gとなった。この結果より、雨水添加前後に

関わらず、セシウム吸着量の大きな試料が、多くのセシウムを吸着していることが分かった。ま

た、雨水を添加することで、全ての試料のセシウム吸着量が減少した。これは、雨水中に含まれ

るイオンとの交換反応によって、試料からセシウムが溶出したためと考えられる。  

 実際の雨水の多くは酸性であり、オキソニウムイオンを含む。また、実土壌中には、アルミニ

ウムイオンやアンモニウムイオン等、様々な交換性陽イオンが含まれる。本実験では調査してい

ないが、これらのイオンもセシウムイオンとイオン交換するため、実土壌においては、セシウム

溶出に寄与すると考えられる。  

雨水添加前のCs存在量に対する雨水添加後のセシウム存在量は、砂66±3 %、フミン酸86±3 %、

カオリナイト93±3 %、バーミキュライト92±3 %となり、砂に比べ、フミン酸・粘土鉱物からはセ

シウムが移行しにくいことがわかった。これは、セシウム吸着強度から説明できる。表(1)-4に示

すように、セシウム抽出率は、砂47±2 %、フミン酸42±2 %、カオリナイト34±1 %、バーミキュラ

イト7.4±0.2 %となり、砂＜フミン酸＜粘土鉱物の順に、セシウム吸着強度が大きいことがわかる。

これは、フミン酸はキレート化により一部のセシウムと錯体を形成するため、粘土鉱物はセシウ

ム固定能を有するためと考えられる22，23)。よって、雨水が添加された際、セシウム吸着強度が低

い成分のセシウム吸着量は減少しやすいことが分かった。  

図(1)-17(b)は、試料を取り出した模擬雨水溶液中に、新たに別の砂・フミン酸・カオリナイト・

バーミキュライトを添加した際の、各成分のセシウム吸着量を示す。吸着量は、砂、フミン酸、

カオリナイトが0.12±0.01 cps/g、0.14±0.01 cps/g、0.13±0.01 cps/g、バーミキュライトが0.25±0.01 cps/g

となった。この結果より、溶出したセシウムは、新たに添加した試料に吸着されることが確認で

きた。したがって、雨水の影響で溶出したセシウムは、他の成分に移行することが示された。  

本実験で明らかになった点は、以下の通りである。事故後、土壌中のセシウムは、雨水に含ま

れるイオンの影響により溶出した。この際、セシウム吸着強度の小さい砂からの溶出量が多く、

吸着強度の大きい粘土鉱物からは少なかった。また溶出したセシウムは、他の土壌成分に移行し
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た。  

 

図(1)-17 (a) 土壌に存在するセシウムの状態変化に与える雨水の影響、(b)模擬雨水溶液中に新たに

別の砂・フミン酸・カオリナイト・バーミキュライトを添加した際の、各成分のセシウム吸着量  

 

表(1)-4 セシウム抽出実験の結果  

試料  砂 フミン酸  カオリナイト  バーミキュライ

ト 

抽出率 [%] 47±2 42±2 34±1 7.4±0.2 

 

 以上の結果より、事故直度から現在までの、土壌におけるセシウムの存在状態と移行動態につ

いて考察する。まず、事故直後、土壌表面に一様に沈着したセシウムは、れき・砂・有機物・粘

土鉱物等、土壌を構成する全ての成分に吸着された。しかし、単位質量あたりで比較すると、有

機物や粘土鉱物の成分に多く吸着された。その後、降雨に伴い土壌中に添加された陽イオンとの

イオン交換反応により、セシウム吸着強度に応じ、各成分のセシウム吸着量が減少した。同時に、

溶出したセシウムは別の成分に移行した。そして、長期間、降雨、セシウム溶出、移行のサイク

ルが繰り返さたことで、土壌におけるセシウムの存在状態は安定化したと考えられる。これによ

り、事故直後、土壌に一様に沈着したセシウムが、現在、粒径の小さな成分に存在する理由が説

明できる。また、セシウムの大部分が土壌表層から5 cm以内にとどまっている理由については、

雨水の影響により土壌成分から水相に溶出したセシウムが、雨水の浸透に伴い鉛直方向に移行す

るが、その過程で1時間以内の短時間のうちにセシウム吸着強度の高い成分に吸着されることで、

鉛直方向に深く浸透せず、表層付近に保持されたことから説明できる。ただし、鉛直方向の移行

については、セシウムを吸着した粒子自体の移行 15)も寄与すると考えられるため、より詳細な検

討が必要である。  

 以上の考察より、将来の動態としては、セシウムのイオンとしての移行は限られてくると考え

られる。これは、表土剥ぎ取りに伴い発生した汚染土壌を中間貯蔵施設で長期間保管する際、時
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間が経過するにつれ、セシウムはバーミキュライトなどの2：1型粘土鉱物のFrayed edge siteに移行

して固定化されていくため，環境中へのセシウムの拡散リスクが減少することを意味する。同時

に、減容化・除染技術を考える上で重要となるのは、セシウムを強固に固定化する粘土鉱物であ

り、これに主眼を置いた技術を開発することで、効果的な減容化・除染が実現できると考えられ

る。  

以上の内容を以下に簡潔にまとめる。福島第一原子力発電所事故に伴い放出された放射性セシ

ウムの、事故後から現在までの、土壌における存在状態、移行動態の解明を目的とし、半透膜と

各土壌成分のモデル材料を用いた模擬実験を行った。まず、事故直後のセシウムの存在状態を模

擬し、実際の土壌を模擬した土壌成分の混合系にセシウムを添加することで、土壌沈着後まもな

いセシウムの各土壌成分への吸着挙動を調査した。この結果、事故直後、土壌に降下したセシウ

ムはすべての土壌成分に吸着されたが、単位質量当たりで比較した場合、粘土鉱物や有機物に多

く吸着されることが分かった。次に、事故後のセシウムの移行動態として、土壌に存在するセシ

ウムの状態変化に与える雨水の影響について調査した。その結果、雨水中に含まれるイオンとの

交換反応によって、各成分からセシウムがいったん溶出し、その後速やかに他の成分に移行する

ことが確認できた。この際、セシウム吸着強度の小さい砂からの溶出量が大きく、吸着強度の大

きい粘土鉱物からは小さいことが分かった。ゆえに、セシウムは、降雨、溶出、移行のサイクル

が繰り返されたことで、大部分が、セシウム吸着強度の高い土壌成分（粘土鉱物）に移行したと

考えられる。以上の結果より、現在、セシウムが粒径の

小さな成分に多く存在していること、大部分が土壌表層

から5 cm以内にとどまっていることのメカニズムが明

らかとなった。しかしながら、本研究は実験的に各土壌

成分間での短時間での溶出と移行の一連の傾向を追跡

したことにとどまるため、実土壌中でのセシウムの微視

的動態を評価するためには、より詳細な検討が必要であ

る。  

 

3）陽電子を用いたセシウム吸着性能に係る鉱物評価  

バーミキュライトとカオリナイトに対する陽電子寿

命スペクトルを図(1)-18に示す。図の上段がバーミキュ

ライト、中段がカオリナイト、下段が時間スケールを10

倍に引き延ばしたカオリナイトの寿命スペクトルを示

している。図(1)-18上段の波形ではピークに達した後

800チャンネル付近で基線まで戻っているのに対し、図

(1)-18中段の波形を見るとピークに達した後も基線に

戻っていないことがわかる。下段の波形から600チャン

ネル（中段では6000チャンネルに相当）でほぼ基線に戻

っている。これからカオリナイトがバーミキュライトに

比べはるかに長寿命の成分を持つことがわかる。図

(1)-18下段のデータをPATFITプログラムを使用し長寿

  

 

 

図(1)-18 バーミキュライトとカ

オリナイトに対する陽電子寿命ス
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命成分を求めたところ約63nsでこの成分の相対強度は2％という結果が得られた。他の2:1型粘土

鉱物においてはバーミキュライト同様このような長寿命成分は観測されなかった。そこで3成分解

析を基本とし、カオリナイトについてはこの長寿命成分値を固定して他の粘土鉱物と同じ3成分解

解析をPATFITを使って行った。 

 

 図(1)-19(a)に各鉱物に対し得られた陽電子寿命スペクトルを各成分に分解したときの寿命と

相対強度を示す。第3成分（τ3）はo-Psの寿命に対応し、これはバーミキュライトとモンモリロナ

イトではほぼ同様の値を示したが、カオリナイトは若干短く、イライトと計測した土壌は若干長

いという結果が得られた（図(1)-19(a)左図）。このことは1：1型粘土鉱物と2:1型粘土鉱物のと

の違いを反映している可能性がある。実際、2:1型粘土鉱物では層間距離が捕捉カチオンにより変

化することが知られている。4面体シートの六員環のサイズが陽電子寿命からTao-Eldrup式を使っ

て求めた大きさとほぼ同じであった。XRDの結果から層間間隔が約7.2Å程度と見積もられたが、

このサイズを反映したo-Psの寿命（約3 ns）は得られなかった。カオリナイト、イライト、土壌

のI3はほかに比べて若干大きかったが、全体としてはとても小さかった。何故I3が小さかったのか

については、2:1型粘土鉱物については四面体シートが含まれるカチオンとクーロン力でタイトに

図(1)-19(a) 各鉱物に対する陽電子寿命と相対強度 
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図(1)-19(b) (a)の寿命スケール

を拡大したもの. 
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付着することで層間ギャップが減少していることが考えられる。1:1型粘土鉱物では、八面体シー

ト側の酸素がOH基になっているため、層間は水素結合で結合しており、水分や水和カチオンがあ

ると層間距離は2:1型粘土鉱物に比べ長くなる。しかし、o-Psの生成量が少ないのは、水素結合に

関係する電子エネルギーが小さいため、直接消滅が増え、また水和カチオンが増えるとスペース

サイズも小さくなるためだと考えられる。このデータ処理では線源項に対する補正がおこなわれ

ていないため、I3には線源に由来する影響が含まれている。しかし、この相対強度には意味がある。

層間に強い電場があり、陽電子は六員環のような負の極性を持つ場所に近づこうとするなら陽電

子はo-Psを作ることなく消滅するであろう。図(1)-19 (b)に図(1)-19(a)の寿命スケールを拡大し

たしたものを示す。τ１、τ２についてはカオリナイトはわずかに短い寿命であった。これは層間の

水素結合のためだと考えられる。2種類のバーミキュライトはほとんど同じだった。これは含有不

純物に関係なく、構造に係る本質的な場所で消滅していることを意味している。一方、2:1型粘土

鉱物ではほとんど差が無かった。 

また、図(1)-20にCDB法で得られた土壌を含む各鉱物に対する消滅γ線エネルギースペクトルの

カオリナイトのエネルギースペクトルに対する比を示す。横軸のp/mcは消滅電子の規格化運動量

を表している。上段と下段とでは縦軸のスケールが異なっている。カオリナイトを分母に取った

のは、一連の計測においてカオリナイト

を常に計測したことによる。金属と鉱物

とではプロファイルが著しく異なるこ

とがわかる。運動量が0での比が全ての

サンプルで1より小さいことから、カオ

リナイトは他の2:1型粘土鉱物や銀と比

べ幅の狭いスペクトル分布であること

がわかる。この図から焼成前のバーミキ

ュライトに存在した針状の銀の影響は

全く現れていないことがわかる。また焼

成前後での差も見られなかった。これら

の結果は陽電子がバーミキュライト本

来の構造の中で消滅していることを意

味し、陽電子寿命測定の結果とも矛盾し

ていない。スペクトル比は規格化運動量

が0.02から0.03にかけてイライトがバ

ーミキュライト、モンモリロナイトに比

べ高く、バーミキュライトはモンモリロ

ナイトよりも若干高かった。カチオンの

水和がカチオンのFESでの捕獲や層間へ

の拡散に大きな影響を与えていること

が言われている。入射した陽電子は局所

電場により層間に近づき4面体の酸素や

カチオンについた水分子、水素結合の電

 

  

図(1)-20 消滅γ線光電ピークとカオリナイトの

光電ピークとの比。V_N:焼結前バーミキュライ

ト, V_S:焼結バーミキュライト, I: イライト, Ag: 

銀, M: モンモリロナイト, S: 土壌。 
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子と消滅するであろう。このように図(1)-20の結果は層間の電子状態を反映していると考えられ

る。 

 

 

（2）建材におけるセシウムの沈着状態と吸着強さの検討  

1）セシウムの吸着形態の検討  

図(1)-21に粒子で吸着したセシウムの寄与割合を示す。セメント瓦 (a)とトタンA(d)では、多重比

較検定の結果、超音波洗浄前後で計数率に有意差がなく、木材 (b)、粘土瓦(c)、トタンB(e)につい

ても計数率の減少率は10 %前後であった。この結果から、粒子を媒介して間接的に吸着している

Csの表面汚染への寄与は小さく、イオンの状態で直接吸着したセシウムが大きく寄与しているこ

とが示唆された。  

  

図(1)-21 粒子で吸着したセシウムの寄与割合  

(a.セメント瓦 , b.木材, c.粘土瓦, d.トタンA, e.トタンB) 

 

また洗浄液のろ液はいずれの建材についても検出限以下であった。セメント瓦、木材、粘土瓦、

トタンBの分離粒子からはセシウムが検出された。図(1)-22に分離粒子の顕微鏡観察の結果を示す。

顕微鏡観察の結果、セメント瓦、木材、粘土瓦では、数μm～数十μm程度の土壌由来と見られる微

粒子が観察され、トタンではサビ粒子が観察された。  

洗浄液のろ液はセシウムが検出限界以下であったことから、建材に吸着したセシウムのうち、

イオンの状態で容易に水相に溶けだすセシウムは存在しないことが示唆された。一方、分離粒子

からセシウムが検出されたことで、粒子を媒介し間接的に吸着したセシウムが、超音波洗浄によ

り脱離したことが確認された。ただしトタン(e)については、表面に生成したサビにセシウムが吸

着しており、サビ部分の剥離に伴ってセシウムが脱離したと考えられる。  
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図(1)-22 分離粒子の顕微鏡観察  

(a.セメント瓦 , b.木材, c.粘土瓦, d.トタンA, e.トタンB) 

 

2）セシウムの深さ分布の検討  

 切削深さごとの計数率測定の結果を図(1)-23に示す。  
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図(1)-23 計数率の切削深さによる変化  

((a)セメント瓦, (b)木材, (c)粘土瓦, (d)トタンA・B) 

 

横軸に切削深さ、縦軸に単位面積当たりの計数率を示した。セメント瓦では約950 μm切削後に

おいて、計数率が約88 %低減しており、約1610μmの時点で約99 %低下した。この結果から、セメ

ント瓦におけるCsの浸透深さは表面から約1～2 mmであることが示された。一般にセメント系材料

に含まれる骨材は表面には現れず、コンクリートやモルタルへのCs吸着は、セメント基質が大き

く影響する24)。このことから、セメント系材料の種類による吸着メカニズムは大きくは変わらな

いと推察される。K.Maslovaらが行った実験では、セメント表面から600 μm以内に約90 %が存在し

ていたという報告がある25)。この報告から、降雨等の環境条件によってセシウムの深さ方向の分

布は大きくは変化せず、1～2 mm程度の表面切削でほとんどのセシウムを除去できることが示され

た。  

また木材では約4 mm以内に約97%、トタンでは表面に生成した約90 μmの腐食部分に約91 %のセ

シウムが分布していた。ただし、粘土瓦については約8 mm切削時点で低減率は約87 %にとどまり、

表面の釉薬部分ではなく粘土質全体にCsが拡散していることが確認された。これらの結果からト

タン材については、表面のサビ部分を除去することで容易に線量低減が可能であるが、木材につ

いては数mm程度、粘土瓦については材料全体にセシウムが拡散しており、物理的な手法による除

染は困難であると言える。  
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 3）セシウムの吸着強さの検討  

脱離溶液に用いたHNO3とKClの脱離効果の違いを評価するに当たり、静電相互作用の観点から

考察を行った。一価のカチオン同士で比較する場合、イオン半径が大きいほど水和エネルギーは

小さくなる26)。KClに含まれるカリウムのイオン半径  (0.149 nm)は硝酸に含まれるH3O
+
(0.115 nm)

よりも大きいため、比較的水和エネルギーが小さい。それに伴い、脱水和に必要なエネルギーも

小さいと考えられる。またカリウムのようなイオン半径の大きいイオンは、構造破壊イオンと呼

ばれ水和水分子の配向性が低い27)。したがって静電相互作用の際には、脱水和によってカリウム

の電荷密度はH3O
+よりも大きくなり、セシウムに対するイオン交換作用はH3O

+を上回ると考えら

れる。このような理論に基づき、各建材のセシウム脱離結果について考察を行った。  

図(1)-24に各建材のCs脱離率を示した。横軸に溶液濃度、縦軸に脱離率を示した。図(1)-24 (a) の

セメント瓦の脱離実験結果では、0.01、0.05 mol/Lの溶液において、HNO3、KClともに脱離率が濃

度に比例しており、KClによる脱離率がHNO3を上回った。一方0.1 mol/Lでは、硝酸による脱離率

が18 %まで上昇しており、KClによる脱離率を上回った。  

セメント系材料中のセメント水和物は、主にカルシウムシリケート水和物 (C-S-H)で構成されて

おり、一部Ca(OH)2を含む28)。セシウムの吸着はC-S-Hが大きく寄与しており、イオン交換により

セシウムを強固に吸着する  
13)。KClによる脱離実験では、溶液に含まれるカリウムの水和イオン

半径(0.331 nm)が、セシウムの水和イオン半径(0.329 nm)と近いため  
29)、イオン交換作用によって

セシウムが脱離したと考えられる。また0.1 mol/Lにおいて大きな変化が見られなかったことから、

0.05 mol/LのKClによって、イオン交換性のあるセシウムが全て脱離すると推察できる。  

それに対してHNO3では、セメントを構成するCa(OH)2がOH
-を供給して酸を中和したことで 30)、

溶液に含まれるH3O
+とセシウムのイオン交換が阻害されたと推測される。ただし、0.01 mol/Lの硝

酸ではCa(OH)2だけでなくC-S-Hが式(1)-3のように溶解し31)、脱離率がKClを上回ったと考えられる。 

 

3𝐶𝑎𝑂 ∙ 2𝑆𝑖𝑂2 ∙ 3𝐻2𝑂 → 3𝐶𝑎2+ + 2𝐻𝑆𝑖𝑂3
− + 4𝑂𝐻−   (1)-3 

 

図(1)-24 (b) の木材の脱離実験では、KClによる脱離において、どの濃度においてもほとんど放

射線量の低減がなかった。一方HNO3では0.05 mol/Lで10 %、0.1 mol/Lで20 %前後の脱離率が得ら

れた。理論上、カリウムの方がH3O
+よりも脱離効果が大きいと推測されるため、HNO3による脱離

はイオン交換作用によるものではないと考えられる。つまり、木材表面に分布していたイオン交

換可能なセシウムは、ウェザリング効果によってすでに脱離しており、木材を構成する分子鎖の

一部がHNO3によって加水分解されたことで、分子構造により内部に捕捉されていたセシウムが溶

出したと推察できる。  

図(1)-24 (c) の粘土瓦については、いずれの溶液においても脱離率は数%であった。前述の深さ

分布を調査する実験において粘土質全体にセシウムが拡散していたことから、降雨により水和状

態で内部に拡散したセシウムが、脱水和によって粘土に強固に吸着された結果であると考えられ

る32)。  

図(1)-24 (d) のトタン材については、0.01、0.05 mol/LにおいてKClによる脱離率がHNO3を上回り、

0.1 mol/LではHNO3の脱離率がKClと同程度となった。サビは酸化鉄表面の水酸基による表面電荷

や2 nm以下のマイクロポアをもつ33)。トタン材では、このようにサビ部分の持つ表面電荷による
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静電相互作用や、マイクロポアによって構造的にセシウムを捕捉していると考えられる。  

溶液による脱離作用については、先述したようにカチオンの水和性に左右され、トタン材ではカ

リウムの脱離効果が発揮されたと考えることができる。ただし、0.1 mol/Lでは2つの溶液の脱離率

が同程度となっており、硝酸によってセシウムを強固に吸着したサビが部分的に溶解したと推測

される。  

以上の実験結果からセシウムとイオン交換性の高いカチオンを含む溶液を用いることで、除染

率を向上できることが示された。しかし溶液による化学的な除去手法のみでは線量低減が不十分

である場合が想定され、表面切削等の物理的な除去手法等と組み合わせた除染プロセスを検討す

る必要がある。  

上記の結果から、コンクリート材料を例にとって、その吸着状態、深さ分布、吸着機構の結果

をまとめたものを図(1)-25に示し、様々な建材におけるセシウムの吸着動態についてまとめた結果

を表(1)-5に示す。  

効果的に空間線量率を低減させるためには、対象の性質に応じた除染手法を選択することが求

められる。ただし、建材によっては除染にかかるコストが高く、建材そのものを取り替えた方が

現実的である場合も存在する。そこで本研究の実験結果に基づき、各建材の最適な処理方法につ

いて検討した。  

 

 

 

 

図(1)-24 硝酸と塩化カリウムを用いた各建材のCs脱離率  

((a)セメント瓦 , (b)木材, (c)粘土瓦, (d)トタンA, (e)トタンB) 
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図(1)-25 コンクリート材料における137
Csの存在状態  

 

 

表(1)-5 各建材における137
Csの存在状態  

 

 

図(1)-26にCs動態解析に基づいた除染手法について示した。まず、A. 除染可能と判断される材

料について検討した。セメント系材料では、最大で1～2 mm前後までセシウムが浸透しているため、

汚染面が広範囲である場合、物理的手法によってすべてのセシウムを除去するのは非効率的であ

ると考えられる。そこで薬剤等による化学的処理を施した後、局所的に線量の高いホットスポッ

トに対して、表面切削等による物理的なCs除去を行う。薬剤を用いる場合、高圧水洗浄に使う洗

浄液に低濃度のカチオンを添加するなど、現在の除染作業と比較して、過剰な排水、廃棄物が出

ないような工夫が必要である。  
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またトタン材のようにセシウムの浸透深さが100 μm程度にとどまる場合、表面切削などの物理

的な除去手法が効果的である。ただし、腐食の程度が激しい場合は、新しいものに取り換えた方

が効率的かつ経済的であると考えられる。  

次に、B. 除染が困難であると想定される材料について検討を行った。木材については4 mm程度

までセシウムが浸透しているため、線量が高い箇所については十分な除染が困難である。そこで

取り換えが可能な場合は廃棄物として焼却処理を行い、取り換えが困難な場合は、コンクリート

等を遮蔽材として用いるといった手法が考えられる。  

また粘土瓦等の不燃性の材料については、粉砕処理によって骨材や路盤材として再利用する際

に、比放射能がクリアランスレベルである100 Bq/kg以下であれば再利用することが可能である。

このように材料ごとに適切な除染手法を実施し、最終的には住宅地における空間線量率を1 mSv/

年以下まで低減することを目指すことが適切であると考えられる。  

 原発周辺地域では空間線量率低減に向けた除染作業が進められているが、福島第一原子力発電

所の廃炉作業においても、同様にセシウムによる建材の汚染が問題となっている。廃炉作業によ

って発生する廃棄物は主にコンクリート等のセメント系材料で構成され、セシウムとストロンチ

ウムによる汚染が問題となっている。本研究で明らかになったセシウムの動態を基に、今後廃炉

作業を促進するための除染技術への応用についても検討することも可能であると考えられる。  

 

  

図(1)-26 Csの微視的動態に基づく対応方法の提案  

 

 

4）非破壊での放射能面密度、浸透深さの計測  

放射性Cs崩壊時に放出されるBaの特性X線を測定する方法で非破壊で放射能面密度、浸透度合い

を測定した。本手法は高橋らにより開発された 34)。御影石板の測定を研究協力者、エヌ・エム・

ピイビジネスサポート株式会社に委託した。試料は浪江町の石材加工場に2013年12月まで露天に

置かれていた御影石板を所有者の了解を得て入手したものである。サンプルは白御影石と呼ばれ

る花崗岩で、大きさは15x15cm、厚みは1.2cmのタイルで、A面は荒仕上げ、B面は鏡面である  



 

 

 

5Z-1301-30 

まず、GMサーベイメータをサンプル表面に直づけし、表面放出率の測定を行った。その結果を

図(1)-27に示す。いずれも単位はcpmである。  

 

図(1)-27 GM管を用いた直接測定の結果  

 

屋外に積まれていたとき、どちらの面が上面であったか記録していないが、分布の様子からす

ると、B面が上面と思われる。上面は1.5～2.2kcpmの比較的高いカウントがあった。  

 試料表面を温水とやわらかいスポンジで3分間ほど丁寧に洗浄した。このとき洗剤類は使ってい

ない。その結果を図(1)-28に示す。  

 

 

図(1)-28 洗浄後のＧＭ管を用いた直接測定の結果  

 

洗浄後の計数値は若干の違いはあるが、変動の範囲内であり、温水、スポンジでは除去できない

形で沈着していると思われる。  

次に、ベータ線成分の測定を行うため，直径50㎜の穴をあけた5㎜アクリル板を使い、穴のない

部分（ガンマ線成分のみ、図(1)-29）、穴の部分（ガンマ線＋ベータ線、転換電子）でそれぞれ測

定し、比較した。  
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図(1)-29 アクリル板を用いたガンマ線成分の測定  

 

洗浄後の値は次のとおりであった。  

  BG   90-110cpm 

  A面中央 190/270 ベータ線成分 80±20cpm 

  B面中央 280/1900 ベータ線成分 1600cpm 

 次に、特性X線による測定装置を用い、表層放射能の浸透性の非破壊測定を試みた。X線の入射

角度が異なる２種のコリメータ（パラレル・スラント）を使用し、X線の減弱度と放射能の浸透度

を計算した。特性X線測定の様子を図(1)-30に示す。  

 

 

図(1)-30 特性X線による表層放射能の測定  

  

B面は中心部および辺部を測定した。A面は中心部のみ測定した。図(1)-31にB面の測定箇所を示す。

また図(1)-32に得られたスペクトルの例を示す。  
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図(1)-31 B面の測定箇所  

 

図(1)-32 スペクトルの例  

測定結果を表(1)-6にまとめる。  

 

表(1)-6 特性X線の測定結果のまとめ  

 

 

深さを求めるのは以下の式による  

パラレル cps(p)=Cp exp(－αpX) 

スラント cps(s)=Cs exp(－αsX) 

s/p比=(Cs/Cp) exp(－(αs－αp)X) 

ここで減弱係数として、ガラスのものを使用した。  

密度 材質 para 係数s/p係数 slant係数 cm2/g
元データ

木材 0.49 3 0.19 0.23 0.42 元データ J137*134Cs寄与分補正
磁器 2.47 4 0.84 0.59 1.43 20131211MS_LE3_減弱2.xslx 8.2*0.95
glass 2.50 5 0.88 0.68 1.56 s/p(0) 1/eff.
放射能面密度(タイル2013.12.27) 0.457 7.8

cps cps s/p ratio 深さ　g/cm2 減少率 LE3
場所 材質 LE3para LE3slant + - + - + -  Bq/cm2 +sd -sd

B0 1 5 2.15 0.85 0.40 0.41 0.39 -0.21 -0.17 -0.25 0.83 0.86 0.80 20.14 0.76 0.75
B9 2 5 2.23 0.84 0.38 0.39 0.36 -0.28 -0.23 -0.33 0.78 0.81 0.75 22.29 1.01 0.98
B10 3 5 1.93 0.80 0.41 0.43 0.40 -0.14 -0.09 -0.20 0.88 0.93 0.84 17.03 0.96 0.93
B11 4 5 1.84 0.71 0.38 0.40 0.37 -0.25 -0.19 -0.32 0.80 0.85 0.75 17.91 1.16 1.12
B12 5 5 1.66 0.69 0.41 0.43 0.40 -0.14 -0.08 -0.21 0.88 0.93 0.83 14.69 0.94 0.91
A0 6 5 0.15 0.05 0.32 0.45 0.19 -0.54 -0.04 -1.33 0.62 0.97 0.31 1.83 1.81 0.66

=LN([s/p_ratio]/[s/p(0)])/[s/p係数] =[1/eff]*[cps_para]/[減少率]
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すなわち  

 αp=0.88cm
2
/g 

 αs=1.56cm
2
/g 

換算面密度深さ（X線の透過度を尺度とした面密度深さ）および放射能面密度を図(1)-33に示す。  

 

 

図(1)-33 換算面密度深さおよび放射能面密度  

 

 B面での放射能深さは、0.21±0.06g/cm
2。  

密度2.68より、長さに変換すると、0.8±0.2mmとなる。  

また、放射能面密度は、 18±3 Bq/cm
2 である。  

A面については、B面放射能からの透過X線をかなり含んでいると思われ、深さ、放射能とも

不確定である。  

最後に検証のため、あらかじめ校正した2” NaIシンチレータを使用して、定位置に試料の御影石

タイルを置いて、全放射能を測定した。測定の様子を図(1)-34に示す。  

 

   

図(1)-34 2” NaIシンチレータを用いた全放射能の測定  

  

 

測定結果 662keVピーク面積より求めた137
Csの放射能は、 4.7±0.1 KBqである。これより、
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15x15cmの面積での平均放射能面密度は、21 Bq/cm
2となる。この結果は上記の特性X線測定の結果

とよく一致している。  

 

鏡面仕上げをしている御影石とセシウムの結合は、長期間の雨でも流されないしっかりしたも

のであると考えられる。化学的な結合も考えられるが、表面の微細な隙間への浸透も考えられる。

A面のような一般的なざらざらした表面では肉眼で確認できなかったが、B面のように鏡面仕上げ

面をよく見ると、図(1)-35のように粒界に沿って微細な隙間が存在することが観察された。セシウ

ムはこのような隙間に入り込んでいる可能性がある。  

 

 

図(1)-35 B面（鏡面仕上げ面）の拡大図  

 

 特性X線測定による放射能測定は、以下の特徴を持つ。  

１．高線量エリアにおいても、1kg程度の軽い遮蔽で小量サンプルの全放射能を測定できる  

２．地面などの除染、掘り出し等を行うとき、周囲の影響を受けずにその地点の放射能残留分を

直接的に評価できる  

３．重い遮蔽なしで表層の放射能面密度の測定が出来る。また高さを変えることで測定面積を調

節できる。  

 このような特徴から、浸透深さの精度にはさらなる検証が必要であるが、現地での汚染土壌や

建材の表面汚染密度測定に有用であると考えられ、今回得られた結果を元に、現地での今後の利

用が期待される。  

 

５．本研究により得られた成果  

（１）科学的意義  

土壌中のセシウムは事故後の降雨により2：1型粘土鉱物の永久電荷に移行することが実験的に

確認された。一方陽電子消滅法によって、セシウムの吸着サイトに関係する微構造に関わる情報

が得られる可能性が示された。  
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また、建材中のセシウムは、どの種類でも粒子態での付着は少なくイオン態がほとんどである

ことが明らかになった。浸透深さや吸着強さについては、建材の種類により大きく異なることが

明らかになった。  

 

（２）環境政策への貢献  

＜行政が既に活用した成果＞  

特に記載すべき事項はない。  

 

＜行政が活用することが見込まれる成果＞  

◆土壌中の微視的動態に関しては、事故後4年が経過した現在ではほとんどのセシウムが2：1 

 型粘土鉱物によって強く固定化されていると考えられるため、事故直後よりも湿式・乾式  

分級などの分級による手法が有用であると考えられる。  

◆建材中のセシウムは、表面1mm以内にほとんどのセシウムが分布しており、かつ構造的に    

 表面切削が可能なコンクリートたたきの部分等は切削処理が有効であることが示され、一  

 方でセシウムが内部まで深く浸透している建材は、除染するよりも交換を行うことが有効  

 であることが示され、建材の種類に応じて除染の指針が立てられるようになった。  

 

６．国際共同研究等の状況  

特に記載すべき事項はない。  

 

７．研究成果の発表状況  

（１）誌上発表  

＜論文（査読あり）＞  

  １件投稿中、１件投稿準備中であるため、現時点で特に記載すべき事項はない。  
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（２）セシウムの動態に基づく除染シナリオの構築  

 

福島大学 理工学群共生システム理工学類         樋口 良之 

 

   平成25～26年度累計予算額：13,451千円（うち、平成26年度予算額：5,134千円）  

           予算額は、間接経費を含む。  

 

［要旨］  

福島原発事故により放射性セシウムに汚染された土壌を対象に、汚染土壌の特性、除染作業の

環境と条件を考慮して除染シナリオを作成し、適切な除染、減容化、および保管などの方法を検

討した。本研究における除染シナリオとは、次の２つを意味する。1つは住宅や公共施設などの生

活圏内の表土の剥ぎ取り（本研究では一次除染と呼称する）等の除染方法とその範囲の策定、も

う一つは剥ぎ取り後の除去土壌に対して、湿式あるいは乾式の分級洗浄、磁気分離といった減容

化（本研究では二次除染と呼称する）の適用方法である。これらの検討においては、福島県にお

ける大量の除去土壌の分布と本研究で開発する除染処理能力を勘案し、地域社会の要望や復興計

画を満足するものでなければならない。本研究ではまず、除染範囲の最適化手法の開発を行い、

対象地域の空間線量を目標値まで下げるための一次除染の計画にあたり、適切な範囲を決定する

ための方法を提案した。次に、除染や減容化の経済性・効率性のシミュレーション手法の検討を

行った。特に、連携するサブテーマで開発している湿式分級と磁気分離による減容化を中心に、

減容化のための処理と処理後の土壌の保管について検討を行った。  

その結果、対象となる居住地の空間線量に寄与する周囲の影響を踏まえ、最適な除染範囲を決

定できる手法を確立した。また、減容処理を適切に行えるシナリオの検討方法を確立した。具体

的には、適切なシナリオとなる減容処理コストの条件を算定できるモデルを定式化した。この定

式化されたモデルに基づき、福島県の除染で生じた除去土壌の実状を事例にシミュレーションを

行い、シナリオの経済性を検討した。  

 

［キーワード］  

除染シナリオ、除染範囲、除去土壌、減容化、経済性評価  

 

１．はじめに  

福島原発事故により、飛散した放射性セシウムが長期にわたり空間放射線量を高くしているな

どの問題が広域に及んでいる。福島原発事故が発生した翌年度の平成23年度になっても、東日本

大震災と福島原発事故の多重災害からの復旧に労力を要し、除染計画の策定は困難を極めた。平

成24年度には、福島県内の自治体の多くが、除染に関する計画を策定した。しかし、最終処分、

中間貯蔵施設の見通しが立たない中で、除染作業で生じる除去土壌の搬出先である地域内の仮置

場の確保が進まず、除染作業の進捗は困難を極めた。平成25年度には、地域内での仮置場の整備

が進み、仮置場への除去土壌の搬入も進んだ。平成26年度には、中間貯蔵施設の検討が進み、年

度の終わりには中間貯蔵施設のスタックヤードへのパイロット輸送も実施された。  

このような当時の福島県の状況から、本研究の計画時点の平成24年度には、住宅、公共用地な
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どの除染作業現場での除去土壌の減容化が検討された。減容化の対象は、半減期が比較的長い放

射性セシウムに汚染され、大量に扱われることが想定された除去土壌である。減容化の方法は、

関連するサブテーマで開発する分級洗浄を前処理にした磁気分離によるものである。本研究では、

住宅や公共施設などの生活圏内の表土の剥ぎ取り、天地返しや反転耕などを一次除染と定義して

いる。また、剥ぎ取られた表土である除去土壌に対し、湿式あるいは乾式の分級洗浄、磁気分離

などの減容処理を二次除染と定義している。本研究の当初には、一次除染単独、あるいは、二次

除染との組み合わせで、除染作業現場での処理シナリオを構成しようと考えた。シナリオによっ

て、除染作業現場から排出される除去土壌が、少量の高濃度汚染の土壌と多量の低濃度汚染のも

のに分けられ、低濃度のものは再利用、埋め戻しをすることで減容化できると考えた。シナリオ

ごとのコストを算定することで、シナリオの経済性を評価し、適切なシナリオ選択を目指した。  

研究を開始した平成25年度以降には、除去土壌の取り扱いについて専門委員会の考え方がまと

まり始め、規定化が進んだ。その結果、本研究の当初に想定していた二次除染、すなわち、比較

的に放射性セシウム濃度が高い少量の土壌と低濃度の多量の土壌に分けることをしたとしても、

濃度に関係なく除去土壌であり、全量を中間貯蔵施設へ輸送する方針となった。また、地域ごと

に除去土壌の仮置場の整備、運用が進んだ。中間貯蔵施設の基本計画では、除去土壌などの放射

能濃度が8000 Bq/kg以下のものをⅠ型施設、8000 Bq/kg を超え10万Bq/kg以下のものをⅡ型施設、

10万Bq/kgを超えるものを廃棄物貯蔵施設でそれぞれ貯蔵することとなった。これらの状況に鑑み、

除染作業現場での処理のシナリオの検討であった研究計画当初の考え方から、二次除染（減容処

理）の実施検討範囲を中間貯蔵施設まで拡大して、シナリオの経済性、適切なシナリオ選択方法

を検討することとなった。  

 本サブテーマでは、除染・減容化・保管等のためのコストや除染廃棄物を最小限にとどめるた

めの、除染範囲の最適決定手法の提案と、除染の経済性・効率性のシミュレーション手法の提案

を行うという２つの観点から、除染シナリオの選択方法についてのモデリングを行った。それぞ

れの目的は以下のとおりである。  

 

２．研究開発目的  

（1）除染範囲の最適決定手法の提案  

汚染地域の除染が進行するにつれて，膨大な量の除染廃棄物が発生し，その仮置き場の確保が

困難になりつつある。また，除染を行っても，必ずしも目標値まで線量が下がらないこともしば

しば起こっている。従って，除染計画の策定には，客観的シミュレーションを用いて，適切な除

染範囲・除染方法を選択する必要がある。本研究では，除染範囲の最適化選定ツールの開発に資

することを目的としている。  

（2）除染の経済性・効率性のシミュレーション手法の提案  

土壌を中心にした除染対象物の特性、除染作業の環境と条件を考慮して除染シナリオを作成し、

適切な除染、保管などの方法を決定する。これらの決定においては、大量の除去土壌の分布と、

本研究の中で連携しているサブテーマにおいて開発の磁気分離による減容処理（二次除染）の能

力を勘案し、地域社会の要望や復興計画を満足するものを選択しなければならない。また、その

減容処理方法や処理後の保管方法などのコストも考慮し、適切な減容、保管などの方法を決定す

る。  
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３．研究開発方法  

（1）除染範囲の最適決定手法の提案 

 現在，日本原子力研究所により，除染作業による線量率の低減効果を評価するフリーソフトウ

ェアCDE(Calculation system for Decontamination Effect)が開発されている。このソフトウェ

アでは，環境に広く分布している放射性セシウムに対して作成した線量寄与データベースを用い

て，表面汚染密度データに基づき除染前の空間線量率を計算し，さらに除染の度合いを示す除染

係数を用いて除染後の空間線量率を予測する。更に，除染効果は線量率減少係数によって表され，

これらの結果は除染対象地域の地形図上に可視化される。本研究では，このソフトウェアを利用

して，更に感度解析的手法を導入することにより，対象地域の空間線量率を目標値以下にできる

最小の除染範囲を計算する手法を提案する。 

 本研究で検討している除染範囲の最適計算手法のアウトラインを以下に示す。 

① まず，対象地域の航空地図データとそれに対応する空間線量率のモニタリングデータを

入手する。これに基づき，CDEを利用して，地図データから空間メッシュを作成し，各メ

ッシュに対する汚染源（Cs134とCs137）の密度分布データを求める（図(2)-1）。 

② 同時にCDEを利用して，ある5m×5mの空間メッシュに存在する単位汚染源密度による別の

空間メッシュ上に与える空間線量率を距離の関数として求めておく（図 (2)-2）。CDEでは，

これを応答行列と呼ぶ。 

③ 空間線量率を目標値以下に低減したい対象区域（例えば，居住地など。以下，「対象区

域」という）に最も大きな影響を与えている周辺区域（例えば，耕作地など。以下，「周

辺区域」という）のセルを検索し，そのセルを適当な方法で除染する（図 (2)-3）。 

④ 周辺区域で最も影響の大きい1つのセルを除染する（③のプロセス）たびに，対象区域の

空間線量率を再計算する。 

⑤ 対象区域の空間線量率が目標値を下回るまで，③及び④を繰り返す。 
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図(2)-1 対象地域の航空写真データ及び計算のために生成した空間メッシュ 

 

図(2)-2 単位汚染源密度が発生する空間線量率と距離の関係 
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図(2)-3 除染範囲の最適化手法の概要 

 

（2）除染の経済性・効率性のシミュレーション手法の提案  

本研究の目的は、除染作業で除去された土壌の特性、除染作業の環境と条件を考慮した除染シ

ナリオの作成である。除染シナリオの構成については「１．はじめに」において説明している。

適切なシナリオを選定するためには、除去土壌の放射能濃度、取扱量を変数にして、本研究の中

で連携しているサブテーマで開発した磁気分離による減容処理を含めたシナリオごとのコストが

算定され、経済性が評価されなければならない。このために、プラント設計などで使われる原価

計算の手法により、シナリオ構成の要素となる減容処理プラントの構築、設置、運用コストを算

定する。連携サブテーマで開発する磁気分離による減容処理の実験、試験結果に基づき、毎時１

トン単位の除去土壌の処理能力を有するプラント設計を行い、１トン当たりの処理コストを推定

する。これにより、減容処理のコストの検討が可能になる。また、環境省の主管する除去土壌な

どの輸送、中間貯蔵を検討する委員会、福島県庁の関連部門に問い合わせを行いながら、それら

の組織の公開資料1)～4)や提供いただくデータに基づき、シナリオのモデリングと除染作業現場サイ

トから中間貯蔵施設までの各段階における除去土壌の放射能濃度、取扱量などのデータを収集す

る。収集した除去土壌の放射能濃度、取扱量に基づき、除染シナリオの事例解析を行う。これに

より、除去土壌に対して、そのまま保管した場合と、磁気分離による減容処理を行った場合につ

いて、処理のコストと時間、処理後の土壌について放射性セシウム濃度ごとの量をシミュレーシ

ョンにより試算できる。また、除去土壌の放射能濃度に応じて適切なシナリオ選定を支援できる

方法を確立し、その方法の有用性を検証する。 

 

４．結果及び考察  

（1）除染範囲の最適決定手法の提案 

 前述したフローに基づき解析プログラムを作成し，仮想的な小規模モデルでプログラムの検証
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を行った。まず，図(2)-4に示すような仮想的な20×20セルの対象地域を考え，各区分の汚染密度

や除染係数，除染方法を表(2)-1に示すように設定する。ここで，対象区域をエリア1とし，目標と

する空間線量率を0.7Sv/hとする。対象区域（エリア1）内を除染しても，汚染源密度の高い周辺

区域（エリア7等）の影響を受けて，対象区域内の空間線量率は目標値を超える部分が存在する（図

(2)-5）。この状態からスタートして，周辺区域内の影響度の高いセルを適切に検索し，必要最低

限な数のセルを除染することにより，対象区域内の空間線量率を目標値以下に低減できる結果（図

(2)-6）を得ることができ，プログラムは上記のアルゴリズム通り動作していることを確認した。 

 

 

図(2)-4 検証のための仮想エリア 

 

表(2)-1 想定汚染源密度及び除染方法 

区分 区分ID 汚染密度 [Bq/cm2] 除染係数 除染方法 

エリア1（居住地を想定） 1 10 1.0 除染済み 

エリア2（舗装道路を想定） 3 10 1.5 高圧洗浄 

エリア3（草地を想定） 11 70 5.0 草剥ぎ取り 

エリア4（砂地を想定） 12 20 3.0 反転耕 

エリア5（未舗装道を想定） 14 20 5.0 砂利除去 

エリア6（耕作地を想定） 16 40 4.0 天地返し 

エリア7（林を想定） 17 150 10.0 堆積物除去+枝打ち 

エリア8（グラウンドを想定） 21 20 4.0 天地返し 
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図(2)-5 周辺地域の除染前  

 

図(2)-6 周辺地域の必要セルを除染後 

 

 

 

 

 

エリア 1 で

基準値以

下のセル 

エリア 1 で

基準値以

上のセル 
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 更 に ， 開 発 し た ソ フ ト ウ ェ ア を 用 い て ， 伊 達 市 に お け る 除 染 実 証 実 験 の デ ー タ

（http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf）に適用して，妥当性の検証

を行った。まず，図(2)-7 及び図(2)-8 に示すような実証試験サイトの航空写真を入手し，メッシ

ュ分割を行い，実証試験で得られているモニタリングデータを用いて，汚染密度データを設定す

る。分割したメッシュとモニタリングポイントは必ずしも一致しないところがあるので，1 メッ

シュ（5m×5m）内で平均値として用いた。まず，全エリアを実証実験で行われた方法と同じ方法

で除染した後の家屋 HA～HF の線量率を計算した。このときの家屋 HA～HF の空間線量率のデー

タを実証実験のデータと比較して図(2)-9 に示す。本ソフトウェアで計算した結果は，概ね実証実

験で得られたデータの範囲に入っていることが分かる。実証実験のデータには極めて局所的なホ

ットスポットの線量データが含まれており，一方，本ソフトウェアではそのような局所的なホッ

トスポットを考慮できないことが差異の要因と考えられる。図 (2)-10 には，目標線量率を変化さ

せた時の除染範囲の変化について示してある。目標線量率を僅かに変えただけで，除染範囲が大

きく変化することが示された。  

 

 

 

図(2)-7 対象地域の航空写真データ及びモニタリングポイント 

（http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf） 

 

図(2)-8 生成した空間メッシュとエリア分割 

http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
http://www.jaea.go.jp/fukushima/kankyoanzen/guideline_report/3.1.pdf
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図(2)-9 家屋HA～HFの空間線量率のデータの比較 

 
 

実証実験結果（最大値） 0.91～2.4μSv/h 
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1.68μSv/h 

1.54μSv/h 

0.91μSv/h 

2.40μSv/h 

除染率 

100% 

　伊達市実証実験／CDE／最適化プログラム
　　　　除染後の３データのバラツキ比較

2.00

空
間

線
量

率
［μ

Sv
/h

］ 1.50

0.50

1.00

0.00
家屋HA 家屋HC家屋HB 家屋HD 家屋HE 家屋HF

最適max

最適mean

最適min

実証実験 最適除染

CDE max

CDE mean

CDE min

CDE

最適max

最適mean

最適min

本プログラム 



 

 

 

5Z-1301-49 

 

 

 

図(2)-10 目標線量率を変化させた時の除染範囲の変化 

 

 

 

 

最適化目標値 1.0μSv/h 以下 

除染率 

81% 

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 6 6

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 6 6 6 6

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 22 22 22 22 22 6 6 6 6 6

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 16 16 16 26 9 9 9 9 9 6 6 6 6 6 6

20 20 21 21 21 21 21 21 21 20 20 16 16 16 16 16 16 26 9 9 9 9 6 6 6 6 6 6

21 21 16 16 16 16 16 16 16 17 17 8 8 8 8 26 9 9 9 9 9 6 6 6 6 6 6 6

20 20 16 16 16 16 16 16 17 17 17 17 8 8 8 8 8 8 8 8 26 26 9 9 9 9 9 6 6 6 6 6 6 6

20 20 16 16 16 16 17 17 17 17 13 13 26 26 9 9 9 9 9 9 9 6 6 6 6 6 6 6

20 20 20 25 25 16 16 17 17 17 17 13 13 13 13 26 9 9 9 9 9 9 9 9 6 6 6 6 6 6 6 6

20 20 20 25 25 16 16 17 17 17 13 13 13 13 14 14 13 26 9 9 9 9 9 9 9 9 7 7 6 6 6 6 6 6

20 20 25 16 16 16 13 13 13 13 13 14 14 14 14 14 13 26 9 9 9 9 9 9 7 7 7 7 7

20 20 25 13 13 13 13 13 13 13 14 14 14 14 14 14 13 26 9 9 9 9 9 9 9 7 7 7 7 7

20 25 13 13 13 13 13 14 14 14 14 14 14 14 14 13 12 12 12 12 26 9 9 9 9 9 9 9 9 9 7 7 7 7 7 7 7

20 25 13 13 13 14 14 13 13 13 14 14 14 14 13 13 13 12 12 12 26 9 9 9 9 9 9 9 9 9 7 7 7 7 7 7

20 25 13 15 15 13 13 13 13 13 14 14 14 13 13 13 26 9 9 9 9 9 9 9 9 9 9 7 7

20 25 15 15 15 15 13 13 13 13 13 14 10 11 11 11 26 18 18 18 18 18 18 18 19 19 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18

25 15 15 15 15 15 13 13 13 13 10 10 10 11 11 11 11 26 18 18 19 19 19 19 19 19 19 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18

25 15 15 15 15 15 15 13 13 10 10 10 10 11 11 11 11 11 26 18 18 19 19 19 19 19 19 19 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18
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25 15 15 15 15 15 15 15 10 10 10 10 10 11 11 11 11 11 11 26 18 18 18 19 19 19 19 19 19 19 18 18 18 18 18 18 18

25 15 15 15 15 15 15 10 10 10 10 11 11 11 11 11 11 26 18 18 18 19 19 19 19 19 19 19 18 18 18 18 18 18
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26 26 26 26 26 26 26 11 11 11 11 11 11 26 18 18 18 19 19 19 19 19 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18

26 26 26 26 26 26 26 26 26 11 11 26 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18 18

26 26 26 26 26 26 26 26 26 26 26 26 26 26 26 18 18 18 18 18 18 18 18 26 26

 

最適化目標値 1.1μSv/h 以下 

除染率 

38% 

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20

20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20 20
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最適化目標値 1.2μSv/h 以下 

除染率 

12% 

20 20 20

20 20 20 20 20 20 20 26

20 21 21 16

16

20 16 16 8 8

20 16 16 13 9 9 9 9

20 25 16 13 9 9 9 9 9 9 6

20 25 16 16 13 9 9 9 9 9 9 9 6 6 6 6 6

13 26 9 9 9 9 9 7

13 9 9 9 9 9 9 7 7

12 12 12 12 9 9 9 9 9 9 9 9 9 7 7 7 7

9 9 9 9 9 9 9 9 9 7

9 9 9 9 9 9 9

18

18 18 18

18

18

18
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（2）除染の経済性・効率性のシミュレーション手法の提案 

1）シナリオのモデリング  

研究を始めた当初は、住宅や公共施設などの生活圏内の除染作業現場サイトでの一次除染、二

次除染（減容処理）で構成されるシナリオを検討していた。しかし、平成25年度の後半には仮置

場の整備が進捗し始め、一部に着工、仮置場への除去土壌の搬入といった運用が認められ始め、

中間貯蔵施設などの後工程も検討されるようになった。この結果、除染作業現場サイトから中間

貯蔵施設までの総合的な除去土壌の流れを考慮して検討すべきとのニーズが高まり、シナリオ構

成の対象範囲を拡大し検討するものとした。 

このため、シナリオは、住宅や公共施設などの生活圏内の除染作業現場サイトでの一次除染、

加えて、現場サイトや仮置場での減容処理の有無で構成されものへ拡大し検討を始めた。例えば、

本研究の主たる対象となる除去土壌では、除染作業現場サイトにおける表土の剥ぎ取りなどの一

次除染、同現場サイトでの磁気分離などの減容処理の有無、さらには、それを運搬した仮置場で

の減容処理の有無で複数のシナリオが設定できる。それぞれの処理の有無により設備費や運用コ

ストがシナリオごとの総コストに加算されるだけではなく、放射能濃度が変化した処理後の土壌

の運搬、輸送にかかわるコストも変動する。このようなシナリオごとの除去土壌の量や放射能濃

度、コストを表(2)-2に示すように構造化し、4つのシナリオをモデリングした。表(2)-2に示した土

壌の放射能濃度と量に応じた各工程 jのコストCjを試算し、シナリオ iごとにCjの総和をとることで

総コストTiを算定でき、個々のシナリオの経済性を評価できる。 

平成26年度に入り、除去土壌を貯蔵する中間貯蔵施設などの本格的な検討の段階において、除

染作業で生じた除去土壌は、放射能濃度に関係なく中間貯蔵施設へ搬入することとなった。これ

により、除染作業現場サイトと仮置場において、除去土壌を比較的に高濃度のものと低濃度のも

のに分け、低濃度のものは地域に埋め戻す減容処理のシナリオが現実的なものではないと判断さ

れた。また、この仮置場で行う減容処理のシナリオは、処理後に放射能濃度の高い土壌を生成す

るために、仮置場から中間貯蔵施設までの輸送において、荷姿、放射線防護など特別な配慮が求

められる可能性もある。このことから、表(2)-2に示したシナリオNo.1とNo.2のみが、福島県の実

状に現実的な選択となり、研究対象となった。 

  この福島県の実状に即したシナリオは、現実的であると同時に適切なものでなければならない。

ここで言う適切とは、法令、安全を遵守しつつ、中間貯蔵施設での受入管理区分である8000 Bq/kg

以下のⅠ型施設、8000 Bq/kg を超え10万Bq/kg以下のⅡ型施設、10万Bq/kgを超える廃棄物貯蔵施

設といった基準に合理的であり、それぞれの施設貯蔵コストと減容処理コストのトレードオフ問

題の最適解に合致するものである。 

シナリオNo.1は、中間貯蔵施設に搬入された除去土壌を、放射能濃度に応じてⅠ型、Ⅱ型、廃

棄物貯蔵施設へ貯蔵するものである。また、シナリオNo.2では、8000 Bq/kg以下の除去土壌は、

貯蔵コストが低いⅠ型施設へ全量貯蔵するのが適切と考えられる。8000 Bq/kg を超え10万Bq/kg

以下の除去土壌は、減容処理によりⅠ型施設へ搬入できるもの、Ⅱ型施設へ搬入するもの、廃棄

物貯蔵施設へ搬入しなければならないものも生じる可能性がある。10万Bq/kgを超える除去土壌は、

減容処理によりⅠ型、Ⅱ型施設へ搬入できるものが出てくる可能性がある。このシナリオNo.2と

連携サブテーマで開発した分級洗浄と磁気分離からなる減容処理と中間貯蔵施設の関係をモデリ

ングしたものを図(2)-11に示す。 
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図(2)-11 減容処理と中間貯蔵施設の関係のモデル 

 

2）減容処理のモデリング  

図(2)-11に示したように、本研究の減容処理は分級洗浄工程cと磁気分離工程mを組み合わせたも

のである。また、分級洗浄後に磁気分離を行うことが効果的で、磁気分離単独、あるいは、磁気

分離後に分級洗浄を行うことは効果的でないことがわかっている。任意の工程iでは、放射性セシ

ウム濃度Csの除去土壌が処理されると、比較的高い濃度Cihの少量の土壌と低濃度Cilの多量の土壌

に分けられる。この減容処理のモデルでは、磁気分離後に排出される低濃度Cmlは、分級洗浄工程

cの放射能分離比の高値Rchと重量分離比の高値Wch、磁気分離工程mの放射能分離比の低値Rmlと重

量分離比の低値Wmlを用いて次式で示される。 

ml

ml

ch

ch
sml

W

R

W

R
CC =  ・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・ (2)-1 

投入される除去土壌のCsによって、Cmlが8,000 Bq/kg以下、10万Bq/kg以下、あるいは、10万Bq/kg

超にそれぞれどの程度の土壌量に分けられるかが重要となる。 

連携サブテーマで開発した減容処理では、現時点で除去土壌を重量について表(2)-3に示すよう

に、放射能について表(2)-4に示すようにそれぞれ分離する。これらの表を解析条件として、投入

除去土壌１トンに対して、排出される土壌の濃度と量を式(2)-1などで算定した結果を表(2)-5に示

す。分級洗浄工程を単独にとらえ着目すると、投入土壌のCs が32,000 Bq/kgが一つの目安となる

ことがわかる。Cs が8,000を超え32,000Bq/kg以下の除去土壌であれば、本来Ⅱ型施設へ搬入する

ところを、8割の除去土壌を貯蔵コストが安価なI型施設へ搬入できる。逆に、Cs が32,000 Bq/kg

を超えると排出されるCclが8,000 Bq/kgを超えてしまい、Ⅱ型施設に搬入されることになり、分級

洗浄工程単独の減容処理では、処理を行う意味を失うことがわかる。適切なシナリオの説明にお

いて、各施設の基準に合理的としたのは、例えば、このように本来Ⅱ型施設へ搬入すべきものが

減容処理により、貯蔵コストの安価なI型施設へ搬入できることである。分級洗浄と磁気分離を組

み合わせた減容処理では、Cs が4,000 Bq/kgを超えると排出されるCmlが8,000 Bq/kgを超えてし

まい、貯蔵コストの検討では注意が必要となる。また、Cs が8,333 Bq/kgを超えると排出される

：保管（貯蔵）のみ ：減容処理

8,000Bq/kg以下
土壌 推計1,006万㎥

10万Bq/kg超
土壌 推計1万㎥

低濃度Cml

の排出土壌
低濃度Ccl

の排出土壌

高濃度Cmh

の排出土壌

中間貯蔵施設

Ⅰ型施設 Ⅱ型施設 廃棄物貯蔵施設

磁気分離 工程 m

高濃度Cch

の排出土壌

二次除染（減容処理）

分級洗浄 工程 c

8,000超10万Bq/kg以下
土壌 推計1,035万㎥
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Cmhが10万Bq/kgを超えてしまい、注意が必要となる。さらに、Csが50,000 Bq/kgを超えると排出

されるCmlまでもが10万Bq/kgを超えてしまい、磁気分離工程のコストをかけて、この工程から排

出されるすべての土壌が貯蔵コストの最も高い廃棄物貯蔵施設へ搬入しなければならない状況と

なる。 

 

 表(2)-3 減容処理工程の重量分離比        表(2)-4 減容処理工程の放射能分離比 

   

 

 

 

 

表(2)-5 投入土壌の放射性セシウム濃度と減容処理の排出土壌特性の関係 

投入除去土壌 

１トンのセシ

ウム濃度Cs 

分級洗浄工程c 磁気分離工程m 

排出土壌 高濃度排出土壌 低濃度排出土壌 

土壌量 濃度Ccl 土壌量 濃度Cmh 土壌量 濃度Cml 

［Bq/kg］ ［t］ ［Bq/kg］ ［t］ ［Bq/kg］ ［t］ ［Bq/kg］ 

4,000 0.80 1,000 0.04 48,000 0.16 8,000 

8,000 0.80 2,000 0.04 96,000 0.16 16,000 

8,333 0.80 2,083 0.04 100,000 0.16 16,667 

32,000 0.80 8,000 0.04 384,000 0.16 64,000 

50,000 0.80 12,500 0.04 600,000 0.16 100,000 

100,000 0.80 25,000 0.04 1,200,000 0.16 200,000 

400,000 0.80 100,000 0.04 4,800,000 0.16 800,000 

 

除去土壌が減容処理されずに、そのまま濃度に応じてⅠ型、Ⅱ型、廃棄物貯蔵施設へ搬入され

るところを、減容処理により中間貯蔵施設において１区分簡易で貯蔵コストが安価な施設へ少し

でも貯蔵することを指針とするならば、表(2)-3と表(2)-4に示した本研究の現段階での減容処理の

性能では、Cs が8,000 Bq/kg を超え32,000Bq/kg以下の除去土壌に対して有用と理解できる。 

3）減容処理プラントのコスト算定  

減容処理コストの算定のために、毎時１トンの除去土壌を減容処理できるプラントの基本設計

を行い、コストの概算手順を検討し試算した。毎時１トンを単位にしたのは、プラントとして機

能できる最小量であり、より大型化する際には、毎時１トンのユニットを複数機で構成すること

でコスト算定を１トン単位の倍数で簡易に行うためである。コストの算定は、次の①から⑦の手

順で実施した。 

① 分級洗浄、磁気分離などの減容処理プロセスの確認 

連携しているサブテーマを担当する大阪大学、新潟大学の研究者からヒアリングを行い、また、

実験、試験現場の視察を行い、減容処理のメカニズムの基本的なフローを理解した。 

② 工程分析記号を用いた減容処理モデルの表記 

 手順①の結果に基づき工程分析記号 5)を用い、例えば、図(2)-12に示すように減容処理のモデリ

ングを行った。また、毎時１トンの除去土壌を取り扱えるように、各プロセスと搬送の処理能力

を設定した。  

重量分離比 分級洗浄 磁気分離 

高濃度 0.2 0.2 

低濃度 0.8 0.8 

放射能分離比 分級洗浄 磁気分離 

高濃度 0.8 0.6 

低濃度 0.2 0.4 
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図(2)-12 工程分析記号を用いた磁気分離工程モデルの表記例 

 

③ ラインバランシング（処理性能、容器容量、搬送速度の決定） 

滞留などのボトルネックが生じないように、各プロセスと搬送処理のバランシングを行った。

また、処理能力に応じて1ロットの容量を決定し、1ロットを処理するための容器、槽の容量を決

定した。 

④ 処理プロセスのエリア分割とリレーションショップチャートによる親和性の検討 

プラント、設備設計の有識者に協力いただき、処理、貯蔵プロセスをエリア区分し、受入・検

収プロセス、撹拌プロセス、磁気分離プロセス、高濃度排出物保管などの主要エリアに区分した。

これらのエリア区分ごとに、エリア間の関係を放射能、振動、電磁波などの人員と機器への影響

の観点で親和性の強弱を整理した。このエリア間の親和性の検討では、リレーションショップチ

ャート5)を用いた。図(2)-13は、検討結果であるリレーションショップチャートである。  

⑤ プラントの全体平面の検討 

分割されたエリア１つを30平方メートル程度の床面積のユニット構造物で連結し、プラント全

体の平面レイアウトを検討した。このとき、リレーションショップチャートに配慮し、また、作

業人員の出入口、作業動線、除去土壌の搬入、処理中の土壌のエリア間の移出入、減容処理後の

土壌などの搬出にも配慮し、エリアを連結するものとした。 
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図(2)-13 エリア間の親和性を分析したリレーションショップチャート 

 

⑥ 構築、設置、撤去の概算金額の算定 

手順③、④、⑤の結果により、確定したプラント仕様に基づき、個々の機器、工事の概算金額

を、当該研究者らがこれまでに携わってきた実証試験などの実績値を参考に試算した。試算結果

の一部を参考に、表(2)-6 に示す。 

実際には、発注プラント基数、原材料価格の変動など様々な要因があり、試算、見積金額の正

確性には疑問の余地がある。また、このプラント構築、設置などの概算金額は、減容処理を行う

シナリオ選択において大きなインパクトがある。このため、本研究では、この概算金額の償却期

間Taを考慮して、次に説明するランニングコストと合わせて考えるものとした。 

⑦ ランニングコストの算定 

ランニングコストは、作業員人件費、光熱費、消耗品費、修繕費を基本に構成し、１時間あた 
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表(2)-6 プラントの一部分の構築、設置、撤去の試算結果の一例 

 

 

りの金額で算定した。プラントは１カ月22日、１日8時間稼働し、毎時１トンの除去土壌を処理す

るものとした。常時稼働しない人員や機器については、実働を、１年365日、１日24時間稼働に換

算した。また、プラント構築、設置などの概算金額をTa 年で償却するものと仮定し、ランニング

コストに加算した。このランニングコストについても、試算、見積金額の正確性には疑問の余地

がある。このため、適切な減容シナリオの検討では、償却期間Ta年のランニングコストの総額を、

Ta年間のプラントの除去土壌処理トン数で割った値、すなわち、１トン当たりの減容処理費用Ur

の影響を考察するものとした。 

表(2)-7は、Ta を5年間として試算した結果を参考に示したものである。この試算は、減容処理

だけではなく、処理によって生成された比較的濃度の高い土壌を施設内で荷役運搬するための保

管容器の金額を含めている。投入する除去土壌のCsが高いほど、割高な保管容器を用いるためUr

が高額になっていることがわかる。 

 

表(2)-7 １トンあたりの減容処理費用の試算結果の一例 

 

 

4）適切なシナリオの選定方法の確立と事例解析  

除去土壌をそのまま中間貯蔵施設に貯蔵した場合と、磁気分離を使った減容処理後に貯蔵した

場合について、それぞれのコストを比較することで、適切な減容処理を具現化できているのかを

確認する。減容処理が適切な経済性を有すると評価できる場合、適切なシナリオ選定ができてい

No. 内容 数量 単位 金額 備考

1 ドーム型テントレンタル（５年間） 1 式 25,000,000

2 防塵テント関連工事 1 式 4,000,000

    仮設基礎工事（鉄板敷設） 1 式

    防塵テント工 1 式

    環境対策設備工事 1 式

3 テント内設備工事 1 式 2,000,000

    防液堤設置 1 式

    機器基礎工事 1 式

    塗装工事（防水・防汚染） 1 式

    モノレール及び架台設置工事 1 式

    集塵装置設置（破袋機廻り-フィルター含む） 1 式

4 配管・据付・工事関係 1 式 2,000,000

5 放射線遮蔽工事 1 式 15,000,000

6 撤去 1 式 2,000,000

処理土壌の放射能濃度 Bq/kg 1,000 8,333以下 32,000以下 50,000以下 400,000以下 400,000超

１トンあたりの処理コスト 円／トン 79,915 79,915 87,315 87,315 116,915 264,915

排出物

　　8000Bq/kg以下 トン 10,138 8,448 8,448 0 0 0

　　8000超10万Bq/kg以下 トン 422 2,112 1,690 10,138 8,448 0

　　10万Bq/kg超 トン 0 0 422 422 2,112 10,560

荷役運搬容器費用

　　フレコンパック 円 158,400,000 158,400,000 152,064,000 152,064,000 126,720,000 0

　　IP-2型基準容器 円 0 0 84,480,000 84,480,000 422,400,000 2,112,000,000
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ると考える。 

連携サブテーマで開発した減容処理では、放射能濃度Csが8,000 Bq/kg超32,000 Bq/kg以下の範

囲の除去土壌を取り扱うのが適切であるとわかっている。この範囲のCsの除去土壌は、減容処理

が無ければ、Ⅱ型施設での貯蔵となる。この除去土壌の総量Voが減容処理によって、Ⅰ型施設へ

土壌量VI、Ⅱ型施設へ土壌量VII、廃棄物貯蔵施設へ土壌量VIIIにそれぞれ分けられるとする。こ

のとき、１トン当たりの減容処理費用Ur を用いて次式が成立しなければ、減容処理の経済性を

認めることはできない。 

 

VoUUrVoVUVUVU IIIIIIIIIIIIII +++  ・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・・ (2)-2 

 

ここで、UIはⅠ型施設の１トンあたりの貯蔵費用、UIIはⅡ型施設の１トンあたりの貯蔵費用、UIII

は廃棄物貯蔵施設の１トンあたりの貯蔵費用である。減容処理対象の除去土壌の全量VoがⅡ型施

設へ貯蔵されるところを、減容処理の費用を加えても安価に貯蔵できることが、適切な減容処理

のシナリオ成立の条件である。 

また、現時点で算定することは困難である施設 i の貯蔵費用Ui について、比較的に試算や想定

しやすいⅠ型施設の1トン当たりの貯蔵費用Ui を用いて、係数 i 倍とする。また、Vo＝VI＋VII＋

VIIIであることから、式(2)-2をUr とUIその比で表わすと次式となる。 

IIIIII

III
III

IIIIII

II
II

IIIIII

I
II

I VVV

V

VVV

V

VVV

V

U

Ur

++
-

++
-

++
-   ・・・・・・・・・・ (2)-3 

式(2)-3は、減容処理のシナリオ成立の条件として、貯蔵費用UIと比較した減容処理費用Urの検討

に役立つものである。 

5）福島県の汚染土壌を対象にした事例解析  

福島県内の除去土壌の分布実態に応じた事例解析を行い、減容処理のシナリオを検討し、経済

性評価の有用性を検証した。 

環境省の試算では、福島県内にある中間貯蔵施設へ搬入する8,000 Bq/kg超10万Bq/kg以下の放

射能濃度の除去土壌は、約1035㎥あるとされている。この8,000 Bq/kg超10万Bq/kg以下の除去土

壌は、何ら二次除染（減容処理）を行わなければ、Ⅱ型施設での全量貯蔵となる。この除去土壌

を1㎥あたり1.5ｔで換算し、1035㎥を15,525,000ｔとした。また、15,525,000ｔの除去土壌が8,000 

Bq/kg超10万Bq/kg以下の範囲で図(2)-14に示すように、一様に等量分布すると仮定した。 

 

 

図(2)-14 除去土壌の放射能濃度分布の仮定 

土
壌

量
［

t 
］

8,000 100,000
放射能濃度 ［ Bq/kg ］

Vmi
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 表(2)-3と表(2)-4に示した連携サブテーマで開発した磁気分離による減容処理性能に基づき、シ

ナリオを作成した。表(2)-5に示した投入土壌と処理後の排出土壌の放射能濃度の関係から、検討

に値するシナリオが立案される。除去土壌の放射能濃度Cs が32,000 Bq/kg超となると、前処理の

分級洗浄で排出される土壌の濃度Ccl が8,000 Bq/kgを超えてしまい、減容処理しても全量がⅡ型

施設での貯蔵となってしまう。このため、Cs が8,000 Bq/kg超32,000Bq/kg以下の除去土壌のみを

減容処理の対象とし、これをシナリオＡとする。また、Cs が8,000 Bq/kg超32,000Bq/kg以下の除

去土壌のみを対象とすることには変わりはないものの、分級洗浄後の比較的濃度が高く排出され

る土壌のCchが10万Bq/kg以下のものは磁気分離をせず、Cchが10万Bq/kg超の土壌のみを磁気分離す

るシナリオＢを立案する。いずれのシナリオにおいても、Csが32,000 Bq/kg超の除去土壌につい

ては、減容処理によって多量に排出される土壌の濃度Ccl が8,000 Bq/kgを超えてしまうため、減

容処理をせずにそのままⅡ型施設での貯蔵が適切である。 

減容処理対象の除去土壌は、一様に等量分布するという仮定からCs が8,000 Bq/kg超 32,000 

Bq/kg 以下の範囲のもので、4,050,000ｔとなる。図(2)-15と図(2)-16は、シナリオＡとＢのシミュ

レーション結果であり、対象除去土壌の減容処理後の排出土壌量を、中間貯蔵施設の管理区分ご

とに示したものである。4,050,000ｔがⅡ型施設で貯蔵されるところを、シナリオＡ、Ｂともに、

3,240,000ｔを貯蔵コストが安価なⅠ型施設へ移行でき、効果が期待される。シナリオＡでは、廃

棄物貯蔵施設へ162,000ｔ移行する。シナリオＢでは、廃棄物貯蔵施設へ47,250ｔ移行する。廃棄

物貯蔵施設の貯蔵トン単価は、Ⅱ型施設と比べて高額になることが想定される。このため、シナ

リオＢがＡより適切であると判断できる。 

 

 

図(2)-15 シナリオＡの減容処理後の排出土壌量の中間貯蔵施設管理区分ごとの分布 

 

現在の中間貯蔵施設の検討段階では、各施設 i の貯蔵トン単価Ui の算定は困難であり、今後の

検討結果を待たなければならない。このため、現段階では、適切と判断されるシナリオＢの結果

について、次のようにシナリオＢの有効性を提案する。施設の貯蔵トン単価をⅠ型施設でUI、Ⅱ 
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32,000Bq/kg超
土壌 推計11,475,000 ｔ

3,240,000 ｔ 648,000 ｔ 162,000 ｔ

810,000 ｔ
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図(2)-16 シナリオＢの減容処理後の排出土壌量の中間貯蔵施設管理区分ごとの分布 

 

型施設でUII、廃棄物貯蔵施設でUIIIとして、式(2)-2を適用して次式が成立すれば、連携サブテー

マで開発した減容処理が有効であり、シナリオＢの運用方法が適切であると判断できる。 

 

  IIIIIII UUrUUUI 000,050,4000,050,4250,47000,189750,573000,240,3 ++++  ・・・(2)-4 

 

また、式(2)-4を用いて、減容処理が有効となるトン単価について検討できる。例えば、 II と III

をそれぞれ1.5、2.0、すなわち貯蔵単価についてⅠ型施設と比較してⅡ型施設は1.5倍、廃棄物貯

蔵施設は2.0倍と仮定すると、Urは、UI に対して0.9倍未満でなければ、経済性を確保できないと

算定される。 

 この事例解析では、除去土壌の放射能濃度分布が一様等量であると仮定した。平成26年度下期

では、仮置場を管理している市町村は、除去土壌の入ったフレコンパックごとに重量と放射能濃

度を集計中である。集計結果がまとまり、実際の除去土壌のCsの分布が一様等量ではなく、8,000 

Bq/kg超10万Bq/kg以下の範囲で比較的に低い濃度に土壌量が多く分布している場合には、連携サ

ブテーマで開発した磁気分離による減容処理が、さらに経済性で高く評価できる。 

 

５．本研究により得られた成果  

（１）科学的意義  

・表面汚染密度データに基づき除染前の空間線量率を計算し，さらに除染の度合いを示す除染係

数を用いて除染後の空間線量率を予測するソフトウェアを利用して、対象とする地域への周辺地

域の放射線の寄与を加味して除染範囲を最適化するための手法を確立し、実証実験のデータを用

いてその妥当性を検証した。  

・分級洗浄と磁気分離を組み合わせた減容処理において、投入される除去土壌の放射能濃度と処

理後に排出される土壌特性の関係を定式化できた。この定式化されたモデルを用いて中間貯蔵施

設の貯蔵区分（Ⅰ型施設、Ⅱ型施設、廃棄物貯蔵施設それぞれで貯蔵される放射能濃度の範囲）

低濃度Cml

10万Bq/kg以下
低濃度Ccl

8,000 Bq/kg以下

高濃度Cmh

10万Bq/kg超

Ⅰ型施設 Ⅱ型施設 廃棄物貯蔵施設

磁気分離 工程 m

高濃度Cch

10万Bq/kg以下

減容処理

分級洗浄 工程 c

8,000超32,000Bq/kg以下
土壌 推計4,050,000 ｔ

32,000Bq/kg超
土壌 推計11,475,000 ｔ

3,240,000 ｔ 573,750 ｔ 189,000 ｔ 47,250 ｔ

810,000 ｔ

236,250 ｔ
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を考慮し、減容処理が有効な投入除去土壌の放射能濃度の範囲を検討できた。また、適切な減容

処理を含む除去土壌の取り扱いシナリオの検討方法を確立した。  

 

（２）環境政策への貢献  

＜行政が既に活用した成果＞  

特に記載すべき事項はない。  

＜行政が活用することが見込まれる成果＞  

・周辺区域からの放射線を加味した、対象区域を目的線量まで下げるための最適な周囲の除染範

囲を策定できる手法。  

・除染によって除去された土壌について減容処理を含む取り扱いシナリオの検討方法。具体的に

は、減容処理の経済性、効率性のシミュレーション方法。  

・中間貯蔵施設に搬入する福島県内の除去土壌への減容処理の適用に関する方針。  

 

６．国際共同研究等の状況  

特に記載すべき事項はない。  

 

７．研究成果の発表状況  

（１）誌上発表  

 ＜論文（査読あり）＞  

特に記載すべき事項はない。  

＜その他誌上発表（査読なし）＞  

特に記載すべき事項はない。  

 

（２）口頭発表（学会等）  

1) 西嶋 茂宏：第3回「超電導磁気分離システムを利用した除染技術」調査専門委員会（2013） 

「除染シナリオの考え方」  

2) 斉藤 公世，福井  聡：   

   平成25年度 第4回  低温工学・超電導学会 材料研究会シンポジウム ,平成25年度 第3回  

電気学会「超電導磁気分離システムを利用した除染技術」調査専門委員会 (2014)  

「除染範囲の最適決定手法の開発に向けて」  

 

（３）出願特許  

特に記載すべき事項はない。  

（４）「国民との科学・技術対話」の実施  

特に記載すべき事項はない。  

（５）マスコミ等への公表・報道等  

特に記載すべき事項はない。  
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（６）その他  

特に記載すべき事項はない。  
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（３）磁気力制御型除染法の開発  

 

新潟大学 大学院自然科学研究科          福井 聡  

〈研究協力者〉  

        中部電力株式会社 技術開発本部       長屋 重夫  

                                                   渡部 智則  

                                                   山崎 直  

 

 

   平成25～26年度累計予算額：17,472千円（うち、平成26年度予算額：7,547千円）  

           予算額は、間接経費を含む。  

 

［要旨］  

磁気力制御を用いた自然界中の物質の選択的分離による除染手法について、実用に向けた磁気

分離装置の検討を行い、シミュレーションとモデル実験により、必要な磁場および流速条件を明

らかにした。また更なる線量低減を目指して、サブテーマ（1）と連携して磁気分離に適切な前処

理方法の検討を行い、環境低負荷の低濃度カリウム溶液を用いて、セシウムを2：1型粘土鉱物に

移行・濃縮し、その溶液は循環利用ができるシステムを検討した。また実土壌を用いた磁気分離

実験により、本手法による除染率、減容化率を評価した。  

福島第一原子力発電所事故により、放射性Csで汚染された土壌が大量に生じた。そのため、汚

染土壌の減容化が必要とされている。先行研究で、分級と磁気分離によりCs吸着量の多い2:1型粘

土鉱物のみを選択的に回収し減容化が可能であることが確認されている。しかし、砂礫や1:1型粘

土鉱物等の他の土壌成分の線量が十分に低下しない場合は埋戻しや再利用ができない。そのため、

これらの手法のみでは汚染土壌の減容化が難しい場合がある。そこで、砂礫と1:1型粘土鉱物から

2:1型粘土鉱物へのCs移行処理を検討した。  

Cs移行処理として2種類の手法を検討した。具体的には、砂礫表面を研磨する物理的手法と、低

濃度のカリウム塩を含む肥料溶液でCs吸着力の弱い砂礫と1:1型粘土鉱物から吸着力の強い2:1型

粘土鉱物にCsを移行する化学的手法である。本研究では、福島県の実汚染土壌を用いた実験を行

い、本手法の実現可能性を検討した。  

 

［キーワード］  

磁気力、土壌、常磁性体、反磁性体、2：1型粘土鉱物  

 

１．はじめに  

表土の剥ぎ取り作業により発生した汚染土壌の量は、焼却などの減容化処理をした場合でも約

1600万～2200万m
3の除去土壌が発生すると試算されている。それに対して先行研究では、高濃度

の酸溶液等を用いて土壌からCsを脱離する手法1) やゼオライト等の吸着剤を利用する手法 2) が多

く開発されているが、洗浄液や吸着剤の使用によるコストや環境への影響が大きいことから、大
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量の汚染土壌を行う手法としては課題が多く残る。また土壌中で特にCsを多く強固に吸着し、水

相への抽出が難しい土壌成分の存在が土壌除染の妨げとなっている。そのため発生した全ての汚

染土壌中からCsを取り除く「除染」は困難であり、現実的には貯蔵施設の不足を解消するための

「減容化」が求められている。減容化を行うためには、表 (3)-1に示した中間貯蔵施設の保管基準

値と表(3)-2に示した汚染廃棄物の取り扱い基準値3) を考慮する必要がある。具体的には、中間貯

蔵施設の中でも貯蔵にかかるコストが高い10万Bq/kg以上の高線量の土壌等を保管する廃棄物貯

蔵施設や8000 Bq/kg以上の土壌を保管するⅡ型の土壌貯蔵施設で管理が必要な土壌の量を減らし、

100 Bq/kg以下で埋め戻し、3000 Bq/kg以下で再利用可能な土壌または8000 Bq/kg以下の低線量の土

壌を貯蔵するⅠ型の土壌貯蔵施設でも管理可能な土壌の量を増やすことが必要である。  

そこで我々は物理的な分離法である分級と磁気分離を用いた手法により、高線量の土壌のみを

選択的に回収し、汚染土壌の減容化を行う技術を検討している。この手法の特徴は、Csとの親和

性が高い特定の土壌成分の性質を利用し、吸着剤等の使用を最小限に抑えた上で高速大量処理が

可能な点である。土壌減容化手法のフローを図 (3)-1に示し、その概要について以下に述べる。  

土壌中の土壌粒子は粒径の違いによって主に礫、砂、粘土に分類されている。土壌中でCsは特

に粒径の小さい粘土に吸着されているため、粒径の違いを利用した分級により、高線量の粘土と

低線量の砂礫に分離する。粘土を取り除くことで放射能の低下した砂礫については、その放射能

に合わせて埋め戻しや資材等として再利用を行う。土壌中で砂礫の占める割合は80~90%程度であ

るため、分級により初期量の約10~20 %に減容化することができる。4) 

分級についての研究例は多くあるが、本手法では分級後の粘土をさらに高線量と低線量の土壌

に磁気力を用いて分離する。分級後の粘土には、構造の異なる2:1型粘土鉱物と1:1型粘土鉱物の2

種類が存在し、1:1型に比べて2:1型粘土鉱物が比較的多くのCsを強固に吸着している。また2:1型

は常磁性体、1:1型は反磁性体と磁気的性質も異なるため、磁気力を用いた分離法である磁気分離

法によって2:1型を選択的に回収可能である。これにより汚染土壌中から特に高線量であり、分級

後の粘土中で約30~50%程度を占める2:1型粘土鉱物のみを取り除くため、比較的線量の低い他の土

壌成分についてはⅠ型の土壌貯蔵施設で管理することができる。 5) その結果、高線量の土壌を取

り扱う施設で貯蔵が必要な土壌の量を初期量の10%以下程度に減容化できる。  

この手法は砂礫や1:1型粘土鉱物に対してCsの吸着量が少ない場合に有効であるが、土壌の線量

や土質によっては、それらの土壌成分の放射能も比較的高く、分離のみでは放射能が基準値を下

回れないことがある。具体的には、砂礫の放射能を再利用の基準である3000 Bq/kgや埋め戻し可能

な100 Bq/kg以下にすることや1:1型粘土鉱物の放射能を8000 Bq/kg以下に下げることが出来ない可

能性が高い。そこで土壌の減容化率向上のために、分離手法の前処理として砂礫や1:1型粘土鉱物

からCsを取り除いて基準値以下にするとともに、分離対象である2:1型粘土鉱物にCsを移行して回

収する手法を検討している。この手法を本論文ではCs移行処理と呼ぶ。Cs移行処理には、表(3)-3

に示す物理的な手法と化学的な手法の2つを用いた。物理的な手法としては、粒径の大きな砂礫の

表面に付着した粘土やCsを比較的多く含む表面成分を剥離する表面研磨を用いた。化学的手法と

しては、低環境負荷な溶液を用いてイオン交換によりCs吸着力の弱い砂礫と1:1型粘土鉱物から化

学的にCsを脱離させ、2:1型粘土鉱物に再吸着させることで回収する化学洗浄を用いた。Cs移行処

理と分級、磁気分離を組み合わせることで2:1型粘土鉱物以外の放射能を低減できるため、様々な

放射能の汚染土壌に対する減容化手法として期待できる。  
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図(3)-1 土壌除染のフロー  

 

 

表(3)-1 中間貯蔵施設での貯蔵方法  

放射能(Bq/kg) 貯蔵施設  貯蔵時の対策  

8000以下 土壌貯蔵施設（I型） 覆土やシート掛けにより飛散・流出を防止  

8000～100000 土壌貯蔵施設(Ⅱ型) I型の対策に加えて地下水等の遮水設備が必要  

100000以上 廃棄物貯蔵施設  容器を封入し、遮蔽効果を有する建屋を用いる  

 

 

表(3)-2 汚染廃棄物の取り扱い基準値13) 

放射能(Bq/kg) 取り扱い  

100以下 
放射性物質で汚染されたものとして扱う必要のないものとして、安全に

再利用可能(クリアランスレベル）  

3000以下 
遮蔽効果を有する資材により地表面から30cmの厚さを確保することで

資材として再利用可能  

8000以下 既存の処理施設で従来と同様の処理方法により安全に処理が可能  
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表(3)-3 Cs移行処理の手法  

Cs移行処理の手法  目的  

表面研磨  
砂礫からCsを多く含む表面成分や付着した粘土を剥離し、砂礫

の線量を低下させる  

化学洗浄  
Cs吸着力の弱い砂礫、1:1型粘土鉱物からKとのイオン交換によ

りCsを脱離し、吸着力の強い2:1型粘土鉱物に移行する  

 

２．研究開発目的  

 本研究では汚染土壌の減容化を行うための分離手法の前処理として、分離対象の土壌にCsを濃

縮するCs移行処理の検討を行った。具体的には、Cs吸着力の低い砂礫や1:1型粘土鉱物の放射能を

基準値以下にし、2:1型粘土鉱物へのCs移行を目指す。  

減容化のための指標としては、表(3)-1と表(3)-2に示した放射能の値を基準値として用いる。汚

染土壌の推定発生量として、8000 Bq/kgを上回るものと下回るものが、ほぼ同量発生すると推算さ

れている。本手法では特に8000 Bq/kg以下の比較的低線量の土壌を移行処理と分級、磁気分離によ

り減容化を目指す。粒径が大きい砂礫については、クリアランスレベルである100 Bq/kg に近づけ、

1:1型粘土鉱物についてはⅠ型の土壌貯蔵施設で管理可能な8000 Bq/kg以下に放射能を低減させる

ことで汚染土壌を減容化し、貯蔵施設の不足を解消することを目的としている。そのために非汚

染土壌を用いた模擬実験で基礎的検討を行った後に、汚染土壌を用いた現地実験を行い、実用化

に向けた検討を行った。  

  

３．研究開発方法  

  1）永久磁石を用いた実汚染土壌の線量低減の確認  

土壌中に含まれる成分のうち、セシウムは粘土画分に濃縮されており、さらにその粘土の中で

も2：1型粘土鉱物中に強く吸着していることが知られている。このことを利用して、まず分級に

より砂れきと粘土に分け、その次の段階として粘土画分に磁気分離法を適用し、粘土鉱物の中か

らセシウムを強く吸着する2：1型粘土鉱物を分離し、減容化を図る方法を検討した。  

まず2：1型粘土鉱物の分離による線量低減の効果を確認するため、福島県内で採取した土壌を

用いて、現地での永久磁石を用いた高勾配磁気分離実験により減容化と線量低減の可能性につい

て検討を行った。湿式分級によりセシウムが濃縮されている粘土・シルト懸濁液（粒子径75μm以

下）に対して高勾配磁気分離を実施した。高勾配磁場を形成するため磁気フィルターとして、フ

ィルターの洗浄が容易である理由で、鉄球（直径2mm）を使用し、磁場発生源に対向型永久磁石

（最大磁束密度：3T）を利用して土壌の磁気分離を行った。  

 

  2）磁気分離の前処理としての移行処理方法の検討  

分級前の処理として砂から粘土鉱物へのCs移行を行うためには、砂からのCs脱離挙動と脱離後

のCsの粘土鉱物に対する挙動を知ることが重要である。そのため、初めに非放射性Csを用いて調

製した模擬汚染土壌で実験を行った。75～2000 µmにふるい分けした砂1 gを100 mg/LでCsを含む塩

化セシウム溶液100 mlに固液比100で添加し、振とう器(SHK-101b, IWAKI) にて120 rpmで1時間振

とうを行った。振とう後に0.45 µmのメンブレンフィルターを用いて吸引濾過を行い、ろ過後の砂

を漏斗上で蒸留水により洗浄した。洗浄後の砂は風乾し、模擬汚染土壌として使用した。砂への
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Cs吸着量は、ろ液のCs濃度をICP-MS (Agilent、Agilent 7700)を測定することで算出した。模擬汚染

土壌として調製した砂とCsを吸着していない1:1型粘土鉱物のカオリナイト(kln)と2:1型粘土鉱物

のバーミキュライト(vrm)を用いてCsの移行動態を検討した。実験手順の概念図を図3-1に示す。砂

0.8 gと75 µm未満にふるい分けしたカオリナイトまたはバーミキュライト0.2 gを混合し、洗浄液と

して用いた5 mmol/Lの炭酸カリウム溶液20 mlに固液比20で添加した。炭酸カリウム溶液は、Csと

イオン交換を起こすカリウムイオンを含み、環境負荷が低い溶液であるという理由から、洗浄液

として使用した。懸濁液を1時間振とうした後、75 µmのふるいに通して砂と粘土鉱物とに分離し、

0.45 µmのメンブレンフィルターを用いて吸引濾過を行った。それぞれのCs吸着量については、ろ

液のCs濃度と乾燥後の砂から0.1mol/Lの酢酸アンモニウム溶液により抽出したCsの量をICP-MSで

測定することにより算出した。  

 次に放射性Csを用いて同様の実験を行い、砂礫からのCs脱離挙動と粘土鉱物に対する吸着挙動

について詳細に検討を行った。75～2000 µmにふるい分けした砂40 g、75µm未満にふるい分けした

カオリナイト、バーミキュライト10 gを各々10 kBq/Lで137Csを含む塩化セシウム溶液100 mlに添

加し、振とう後にろ過を行った。ろ過後の土壌試料を蒸留水で洗浄して風乾後、0.05 mol/Lの炭酸

カリウム溶液を洗浄液として使用し、図(3)-2に示した手順と同様に実験を行った。炭酸カリウム

の濃度については、予備実験の結果により非放射性Csを用いた場合よりも濃度の高い溶液を用い

た。各土壌へのCs吸着量についてはGe半導体検出器(GC 4019,CANBERRA) を用いて測定を行い、

その線量率(cps)を放射能の測定時に使用した土壌の重量(g)で割り、放射能(cps/g)を算出した。  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-2 セシウム移行実験のフロー図  
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3）磁性粒子の運動軌跡計算に基づくCs磁気分離装置の設計  

・運動軌跡計算モデルの概要  

 本章では磁気力下での粒子の運動軌跡について記述する。粒子軌跡は，流体からの力と磁気力

を受けて運動している微粒子に関する運動方程式を解いて微粒子の運動を求め，微粒子の分離の

可否を判別し分離特性を解析する手法である。今回の解析では，図 (3)-3のモデルのように磁性細

線が3本の場合を考える。  

 

 

 

 

 

 図(3)-3 粒子の捕獲モデル 

磁性線の半径 𝑎 =1.0mm 

磁性線の間隔 𝐷 =4mm 

磁性線同士の中間の距離  𝑊0 =D/2 𝑊𝑡ℎ 

𝑥0 

(𝑥0, 𝑦0) 

(𝑥𝑝, 𝑦𝑝) 

𝜇0𝐻𝑒𝑥 

磁性線フィルターを拡大 
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・運動軌跡の計算  

 磁気力の計算モデルを図(3)-4に示す。磁性粒子の速度を𝑉𝑝，流速を𝑉𝑓，粒子半径を𝑟𝑝, 粘性係数

を とすると, 流体中を運動する球体に働くドラッグ力𝐹𝑑はその速度に比例し以下のように書け

る. 

                                                        (1.1) 

                                                        (1.2) 

ここで流速は, 流体の初期速度を𝑉𝑓0, 磁性細線の半径を , 粒子の座標を(x, y)とすると,  

                                                     (1.3)  

                                                       (1.4) 

と表せる.  

 

 

 

図(3)-4 磁気力の計算モデル  

 

磁気力𝐹ｍは, 磁気ポテンシャルエネルギーを とすると,  

                                                               (1.5) 

                                                           (1.6) 

                                                               (1.7) 
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であるから,  

                                          (1.8) 

                                                   (1.9) 

                                    (1.10) 

                                                   (1.11) 

 

となり, 線材からの 方向, 方向別に,   

                                              (1.12) 

                                              (1.13) 

また、磁性細線周囲の磁場分布 は, を用いて,  

                                                             (1.14) 

故に,  

                           (1.15) 

これをx方向, y方向に分けると,  

                    (1.16) 

                                   (1.17) 

 

 

さらに, の接線成分が連続しており, 円柱の反磁界係数𝑁𝑑が1/2であるから,  

                          (1.18) 

故に,   
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                                                                 (1.19) 

これを代入して,  

                                               (1.20) 

                                              (1.21) 

これを 成分 成分に分けると,  

                                                  (1.22) 

                                                  (1.23) 

ここで, 今回の粒子軌跡の計算モデルでは, 磁性細線を3つ考慮して計算しているため, 次の式

も考慮することにする.  

                                                      (1.24) 

                                                      (1.25) 

                                                      (1.26) 

                                                      (1.27) 
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(4.22)(4.23)(4.28)~(4.31)を合成して 𝐻𝑒𝑥を求めると,  

                            (1.32) 

𝐻𝑒𝑥の , 成分の勾配は,  

                           (1.33) 

                                            (1.34) 

以上の（1.32）（1.33）（1.34）を（1.12）（1.13）式に代入することで, 𝐹𝑚𝑟,𝐹𝑚𝜃を求めること

ができる.  

よって, 磁気力𝐹𝑚のx, y成分は,  

                                                   (1.35) 

                                                   (1.36) 

この値を用いて, 粒子の速度を求めることができる.  

               (1.37) 

               (1.38) 

故に, ある時間tでの粒子の座標を次の式で求めることができる. 

                                                  (1.39) 

                                                  (1.40) 

 

4）超電導磁石を用いた2：1型粘土鉱物の選択的分離条件の検討  

常磁性粒子である2：1型粘土鉱物を分離するために必要な磁場・磁場勾配の条件について確か

めるため、小規模なモデル実験をまず行った。実験に先立ち、上記3）で述べた方法と同様の理論

に基づき、若干簡易な方法ではあるが、実験条件とできる限り同じ条件で粒子運動計算を行い、

分離可能性を検討してから実際の実験を行った。ここではまず、有限要素解析ソフトを用いて磁

場解析と流体解析を行い、磁性細線近傍の磁場分布と流速分布を求めた。磁場解析と流体解析に

は，有限要素法解析ソフトANSYSを用いた。詳細な実験条件は結果の部分に示す。  

次に、上記の計算結果を元に実験室スケールの磁気分離装置の検討を行い、超電導磁石を用い

たモデル系での磁気分離実験を行った。概要図を図(3)-5に示す。粒径が75 μm未満のバーミキュラ

イト5.0 gに蒸留水を1.5 L加え，固液比1:300の模擬土壌懸濁液を調製した。ソレノイド磁石のボア

内に磁気分離領域用の配管（外径42 mm）を用意し，そこに磁気フィルターを設置した。磁気フィ
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ルターとしてSUS430（線径0.4 mm，外径36 mm，メッシュ数20）のものを5 mm間隔で30枚設置し

た。フィルターの様子を図(3)-6に示す。タイゴンチューブ（内径7.94 mm）を用いて，循環型の流

路を作製した。超電導磁石を用いて，最大磁束密度が2 T，5 T，7 Tの3種類の磁場を印加して，3

分間高勾配磁気分離を行った。このとき，定量送液ポンプ（RP-1000,EYELA）を用いて磁気分離

領域における配管内の流速を3 cm/sとした。その後，捕捉懸濁液は0.45 μmのメンブランフィルタ

ーを用いて，また通過懸濁液は0.10 μmのメンブランフィルターを用いて吸引ろ過を行った。  

 

 

 

図(3)-5 実験装置の概要図  

 

 

   

図(3)-6 磁気フィルターの写真  
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  5）実土壌を用いた土壌の減容化率の検討  

模擬汚染土壌を使用した実験でCsの脱離に有効であった低濃度K＋イオンを含む溶液による化学

的手法と土壌表面を研磨する物理的手法による土壌の線量低減効果を調査するために、福島県内

の実汚染土壌を用いた実験を行った。ここで土壌表面を研磨する手法としては、ボールミルと呼

ばれる装置を用いた。使用した小型装置を図(3)-7に示した。この装置は、上部に土壌懸濁液とセ

ラミックス製のボールを添加した容器を設置し、その容器を回転させることで試料の表面を研磨

するものである。その概念図を図(3)-8に示す。  

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-7 小型ボールミル装置  

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-8 ボールミルの概念図  

 

実験に用いた土壌試料は、福島県内の校庭土である。図 (3)-9に示すように、土壌には比較的有

機物の存在量が少ない砂質土壌であった。実験の前処理として粒径の大きな礫や土壌以外の成分

を取り除くために、2mmのふるいで土壌を分級した。本実験は小型実験であり実験で用いる土壌

試料の均質化を図るために、このような前処理を施した。  

初めに、使用する土壌の各粒径の放射能と重量を測定した。乾燥状態の実汚染土壌100 gを水道

水1 Lに添加し、懸濁液を調整した。その懸濁液を75μmと250μmのふるいを用いて湿式分級し、0.45 

µmのメンブレンフィルターを用いて吸引濾過を行った。その後、乾燥させて各粒径の土壌の乾燥

重量と放射能をCsI(Tl) シンチレーションカウンターで測定を行った。また測定後の放射能はcps/g 

で表示されるが、減容化率の議論を行うために、簡易的に試料を採取した場所の空間線量率 (µSv/h)

から放射能(Bq/kg)に換算を行った。具体的には、式(3)-1に示した文部科学省土壌モニタリングに

よる回帰式から算出した。4) 

 

放射能(Bq/kg)=10^((log10(空間線量率(μSv/h)+3.16)/0.815)     (3)-1 



 

 

 

5Z-1301-74 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-9 実験に使用した実汚染土壌  

 

次に、ボールミルを用いた物理的処理による砂礫の線量低減処理について検討した。前処理と

して2mmのふるいで土壌を分級した後、土壌100 gと直径10 mmのセラミックスボール100個を水道

水1 Lに添加してボールミルに設置し、100 rpmで1時間処理を行った。ボールミル後に、75µm未満、

75~250µm、250~2000µmの3区画にふるいを用いて湿式分級し、0.45 µmのメンブレンフィルターを

用いて吸引濾過を行った。その後、土壌を乾燥させて放射能をCsI(Tl) シンチレーションカウンタ

ーで測定を行った。  

 次に低濃度カリウム溶液による洗浄を用いた化学処理による砂礫の線量低減効果を検討するた

めの実験を行った。ボールミル処理を施した後の75µm未満、75~250µm、250~2000µmの土壌試料

をそれぞれ5 g抽出して、0.05 mol/Lの炭酸カリウム溶液50 mlに添加した。その後、振とう器を用

いて120 rpmで1時間振とうし、0.45 µmのメンブレンフィルターを用いて吸引濾過を行った。ろ過

後の試料を乾燥させ、放射能をCsI(Tl) シンチレーションカウンターで測定を行った。この結果か

ら低濃度カリウム溶液での洗浄による放射能の変化率を算出した。  

最後にボールミルと洗浄処理を同時に行った場合の砂礫の線量低減効果について検討を行った。

ボールミルのみを用いた実験と同様に、2mmのふるいを用いて前処理を行った後、土壌100 gと直

径10 mmのセラミックスボール100個を0.05 mol/Lの炭酸カリウム溶液1 Lに添加し、ボールミル装

置で100 rpmで1時間処理を行った。その後、先ほどの実験と同様の手順でボールミルと湿式分級を

行い、放射能の測定を行った。この実験により、Cs移行処理としてボールミルに加えて洗浄処理

を行うことの有効性を検討した。  

 

6）仮置き場での大型装置による土壌の減容化実験  

 小型のボールミル装置を用いた実験において、ボールミルと低濃度カリウム溶液を用いた洗浄

によって放射能が低下することが確認された。その結果を基に、大型ボールミルを用いた実験を

行った。実汚染土壌は福島県本宮市内の仮置き場にて、自治体の特別な許可を得て採取したもの
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を使用した。試料を採取した本宮市内の仮置き場の様子を図(3)-10に示す。  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-10 本宮市内の仮置き場の様子  

 

使用する土壌試料は、仮置き場にある10個のフレコンバックから採取した土壌の放射能を

CsI(Tl)シンチレーションカウンターで測定し、その中で最も放射能の高い土壌を用いた。測定の

結果から、図(3)-11に示す有機質と粒径の大きい礫が多い宅地土壌を使用した。  

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-11 実験に使用した実汚染土壌  

 

 初めに処理前の土壌の粒径毎の重量と放射能を調査した。福島県本宮市の仮置き場から採取し

た湿潤状態の宅地土壌1 kgを水道水2 Lに添加し、75µm未満、75~250µm、250~850µm、850~2000µm、

2000µm以上の5区画にふるいを用いて湿式分級し、乾燥後に質量と放射線量を測定した。  

 次にボールミルの表面研磨による土壌の線量低減効果について検討した。湿潤状態の汚染土壌

1kgを水道水2Lとともに図(3)-12に示した容器  (φ27 cm×27 cm)に添加し、大型ボールミル装置に設

置して処理を行った。ボールミル処理の条件は、セラミックスボールを添加せず、60rpmの速さで、

処理時間は2時間とした。ボールを添加しなかった理由は、土壌表面の過剰な研磨により減容化を

目指す粒径の大きな土壌の過剰な重量の減少を防ぐためである。それに加えて、予備実験の結果

より2000μm以上の粒径の大きな土壌が存在する場合は、ボールを添加せずとも同様の表面研磨効

果が得られることが推察されていたため、この条件で実験を行った。また回転速度については、
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ボールミル装置の上に設置する容器の大きさを考慮して決定し 6)、小型ボールミルを用いた場合と

同様の表面研磨効果が得られることを、非汚染土壌を用いた実験により確かめた上で設定した。

ボールミル処理の後、懸濁液を75µm未満、75~250µm、250~850µm 、850~2000µm、2000µm以上の

5区画にふるいを用いて湿式分級し、乾燥後に重量と放射能をCsI(Tl)シンチレーションカウンター

で測定した。  

 最後にボールミルと洗浄処理を組み合わせたCs移行処理による線量低減効果を評価し、汚染土

壌減容化の可能性について検討を行った。洗浄には原料が海水や岩塩、花崗岩などで水溶性のカ

リウムを60 %含む塩化カリウム肥料(たまごや製)を水道水に溶かした肥料溶液を用いた。肥料溶液

を用いる利点としては、Cs移行処理後の砂礫に対して影響が少ないため、埋戻しを行った場合で

も周辺地域への環境負荷が低い点が挙げられる。予備実験により、K＋イオン濃度が同じであれば、

これまでの実験で使用していた炭酸カリウム溶液と肥料溶液とで同様のCs脱離効果を示すことが

確認できている。K＋イオン濃度を0.1 mol/Lに調整した肥料溶液2Lに対して、湿潤状態の汚染土壌

2 kgを添加し、大型ボールミル装置に設置して60rpmの速さで2時間処理を行った。その後、懸濁液

をボールミルのみの場合と同様に5つの粒径区画に7ふるいを用いて湿式分級し、乾燥後に重量と

放射能をCsI(Tl)シンチレーションカウンターで測定した。  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図(3)-12 大型ボールミル装置  

 

本研究で取り扱っている手法は、福島県で発生した様々な汚染土壌に対して有効である必要が

ある。そのため同じ本宮市内の仮置き場にある宅地土壌で、先ほどの実験で用いた土壌よりも有

機質の含有量と粒径の大きな礫分が少なく、放射能が比較的低いものを使用した。使用した宅地

土壌を図(3)-13に示す。実験の手順は、先ほどと同様に行い、Cs移行処理の有効性を検討した。  
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図(3)-13 実験に使用した実汚染土壌  

 

４．結果及び考察  

 1）永久磁石を用いた実汚染土壌の線量低減の確認  

福島県伊達市内に設置した永久磁石を用いた磁気分離装置を図(3)-14に示す。  

 

磁気分離前後の放射線測定により評価した除染効果の結果を図 (3)-15に示す。フィルターに吸着し

た粘土（鉄球捕捉）と流出した分散粘土（鉄球通過）を回収し、放射線測定を実施した。図から

分かるように物理的手法（磁気分離）のみにより約50％の放射線量の低減率が得られ、本実験に

より基本原理は実証されたと言える。減容化率は10％にとどまったが、これは、磁気フィルター

として用いた鉄球の充填率が高かったことによるフィルターの閉塞の影響が大きいと考えられる。

そのため実用的には磁気フィルターとしては磁性細線を用いたメッシュフィルターの方が適切で

あると考えられる。メッシュフィルターと超電導磁石を用いた、より実用システムに近い体系で

の実験については後述する。  

 

 

 

 

図(3)-14 永久磁石による汚染土壌の磁気分離の実験装置 
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2）磁気分離の前処理としての移行処理方法の検討  

非放射性Csを吸着した模擬汚染土壌を使用した実験の結果を図(3)-16と図(3)-17に示す。砂と共

存する粘土鉱物としてカオリナイトを用いた場合の結果を図(3)-16に示した。  

 

図(3)-16 砂とカオリナイトのCs存在割合の変化  

 

 

 縦軸のCs存在割合は、放射能(cps/g)と重量比を掛け合わせた値であり、処理前に砂に含まれる

Csの量を100 %として表示している。カオリナイトと砂を混合した実験においては、炭酸カリウム

溶液を用いた洗浄によって砂から60 %のCsが脱離された。脱離後のCsは共存するカオリナイトと

溶液中のそれぞれに30%程度移行したことが読み取れる。  

砂と共存する粘土鉱物としてバーミキュライトを用いた場合の結果を図(3)-17に示す。カオリナ

イトと共存した場合の結果と比較して、バーミキュライトと砂を混合した実験では、炭酸カリウ

ム溶液を用いた洗浄により砂から75 %のCsが脱離され、そのうち68 %はバーミキュライト、7 %は

 

図(3)-15 磁気分離法による除染効果  
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溶液に移行するという結果になった。  

 

図(3)-17 砂とバーミキュライトのCs存在割合の変化  

 

二種類の粘土鉱物を用いた実験の結果では、粘土鉱物へのCs移行量と砂からのCs脱離量に差が

見られた。粘土鉱物へのCs移行量については、前述のCs吸着能の違いから推察できる結果となっ

た。バーミキュライト等の2:1型粘土鉱物は、Csに対する選択性が高いため、吸着競合を起こすK

との共存下でも比較的多くのCsを吸着した。一方でカオリナイト等の1:1型粘土鉱物の持つ陽イオ

ン吸着サイトは、特定の陽イオンに対して高い選択性を持っていないため、低い吸着率を示した。

磁気分離対象物でない1:1型粘土鉱物にもCsが移行されたが、実汚染土壌では存在するCsの量が非

常に微量であり、かつ砂と1:1型、2:1型粘土鉱物の3種類が共存している状態であるため、2:1型粘

土鉱物に選択的に吸着され、1:1型粘土鉱物へのCs移行は起きないと考えられる。7) 
 

砂からのCs脱離量が異なった原因としては、溶液中のCs濃度の変化によると考えられる。カオ

リナイトと砂を混合した場合では、カオリナイトのCs吸着容量や選択性が低いために、溶液中に

31 %のCsが残留したが、バーミキュライトはCs吸着能が高いため7%のCsしか溶液に残らなかった。

このようにバーミキュライトと共存している場合の方が、溶液中のCs濃度が低くなったため、固

相と液相に対するCsの分配係数を考慮すると、砂から溶液中に脱離されるCsの量が増加したこと

が説明できる。8) 

 放射性Csを用いた模擬実験の結果を図(3)-18と図(3)-19に示す。図(3)-18は137
Csを吸着したカオリ

ナイトと砂を用いた実験の結果である。縦軸のCs存在割合は、洗浄処理の前に砂と粘土鉱物のそ

れぞれが吸着している137
Csの量の和を100%として算出したものである。図(3)-18の結果から、砂

からは初期吸着量の62 %脱離され、非放射性Csを用いた実験と同じ傾向の結果が得られた。カオ

リナイトからも初期吸着量の77 %のCsが脱離され、非放射性Csを用いた場合と異なり、砂から1:1

型粘土鉱物へのCs移行が起きないことが確認された。  
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図(3)-18 砂とカオリナイトの137
Cs存在割合の変化  

 

 砂とバーミキュライトを用いた場合の結果を図(3)-19に示す。砂とバーミキュライトを用いた場

合では、砂からは初期吸着量の77 %のCsが脱離され、カオリナイトが共存している場合よりも多

くのCsが脱離された。一方で、バーミキュライトのCs吸着量は洗浄前よりも増加し、砂から脱離

されたCsの約70%が移行されたという結果が得られた。  

 

 

図(3)-19 砂とバーミキュライトの137
Cs存在割合の変化  

 

 非放射性Csと放射性の137
Csを用いた実験での結果を比較すると、砂が吸着しているCs濃度が大

きく異なるにもかかわらず、砂からのCs脱離特性については同じ傾向が見られた。  

1:1型粘土鉱物のCsに対する挙動については、137
Csを用いた場合ではCsの移行が起きず、非放射

性Csを用いた場合と異なる結果が得られた。その理由としては、実験の初期条件とCs濃度の違い

が挙げられる。非放射性Csを用いた実験では、各土壌へのCs吸着量の測定が放射性Csを用いた場

合よりも難しいため、模擬汚染土壌として用いた砂にのみCsを吸着させて実験を行った。それに

対して放射性の137
Csを用いた実験では、すべての土壌粒子に初期状態でCsを吸着させて実験を行
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った。そのため、非放射性Csを用いた実験では、陽イオンを吸着していないカオリナイトの変異

電荷に対しても溶液中に残存したCsが移行されたと考えられる。また濃度については、非放射性

Csを用いた場合の模擬汚染土壌中のCs濃度が3×10
-2

 mol/kg程度であるのに対して、放射性の137
Cs

を用いた場合では濃度が3×10
-11

 mol/kg程度と極めて低い。そのため砂から脱離された 137
Csは、洗

浄液中に存在する0.1 mol/LのKの量に対して微量であるため、既にCsを吸着しているおり、Csへの

吸着選択性の乏しいカオリナイトには移行しなかったと考えられる。  

 バーミキュライトを用いた実験では、砂やカオリナイトからCsを脱離可能な洗浄液を用いても

Csが脱離されなかった。この結果から2:1型粘土鉱物のCs吸着が不可逆的であることが確認された。

またバーミキュライトは、初めからCsを吸着している状態でも、さらに溶液中のCsを吸着するこ

とができた。この結果は、Csへの吸着選択性が高いフレイドエッジサイトの容量が実汚染土壌レ

ベルの濃度のCsに対して十分であるという既知の事実 9) と一致した。洗浄によって溶液中に脱離

されたCsの全てがバーミキュライトに移行せず、溶液中に残るという結果になったが、バーミキ

ュライトのCs吸着容量を考慮すると、今回の実験で用いた濃度の放射性Csに対しては飽和しない

ため、Csは溶液中に残らず全てバーミキュライトに移行すると考えられる。そのため、この結果

は土壌の放射能測定の際に試料が均一であるとして試料の一部を抽出して行ったために生じた誤

差によるものであると考えられる。今後は測定時の試料の量や測定時間、測定回数を増やすこと

で誤差を軽減する必要がある。  

 

3）磁性粒子の運動軌跡計算に基づくCs磁気分離装置の設計  

・運動軌跡の解析結果  

 前節では，運動軌跡の計算の方法を書いたが, 本節では, それらの式を用いて計算した理論的な

粒子の軌跡について半径𝑎(𝑎=0.5, 1.0, 2.0)別に示す.  

また, 今回のパラメータを表(3)-4に示す. 運動軌跡の解析結果の一例を図(3)-20,21に示す。 

 

表(3)-4 解析パラメータ 

流速 𝑣𝑓0 10mm/s ~ 100mm/s 

外部磁界 𝜇0𝐻𝑒𝑥 3T ~ 8T 

磁性線の飽和磁化 𝜇0𝑀𝑤 2T 

粒子の磁化率 𝜒𝑝 10−3 

分散媒の粘性係数 η 10−3 

粒子半径 𝑟𝑝 10μm 

磁性細線の半径 𝑎 0.5, 1.0, 2.0mm 

真空の透磁率 𝜇0 4π × 10−10𝐻/𝑚𝑚 
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図(3)-20  v𝑓0=1 cm/s, B=3 T, 𝑎=0.5 mm         図(3)-21 v𝑓0=1 cm/s, B=5T, 𝑎=0.5 mm 

 

・分離率の評価  

 以上の粒子軌道のグラフを, 下図(3)-22のように1つの磁性細線から粒子までの最大の幅を

W0=2[mm], x軸からの粒子を捕獲可能な距離をWth, 半径をaとして, 図(3)-23, 図(3)-24, 図

(3)-25に磁界強度, 粒子の初期速度別にまとめた. 

 

 

 

 

磁性細線1 

磁性細線2 

磁性細線3 

図(3)-22 分離率評価のモデル 

𝑎 =1.0mm 

𝐷 =4mm 

𝑊0 =D/2 𝑊𝑡ℎ 

𝑥0 

(𝑥0, 𝑦0) 

(𝑥𝑝, 𝑦𝑝) 

𝜇0𝐻𝑒𝑥 
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図(3)-23 粒子の流速、磁束密度別捕獲率 𝑎=0.5 mm 

図(3)-24 粒子の流速、磁束密度別捕獲率 𝑎=1.0 mm 
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・システム設計  

本研究では, 高勾配磁気分離によって汚染された粒子を分離する装置の作成の一環として,磁

気フィルターの基礎設計を目的とし, 磁性細線で粒子を捕獲するまでの軌道計算を流速, 磁石の

強さ別に比較した検証を行った. 図(3)-26のような装置を考え, ソレノイドコイルの内半径を5 

cm, 直径を10 cm, 磁気フィルターの直径を8 cmとして, 汚染水を1日に10トン（10 m3）処理する

ために必要な流速𝑣𝑓0を見積もると,  

10

24 × 60 × 60
= π(4 × 10−2)2 × 𝑣𝑓0 

⇒  𝑣𝑓0= 23 mm/s 

つまり, 汚染水の流入速度𝑣𝑓0は約23 mm/sが必要となる. したがって, 前章の結果より,半径が

0.5 mmの場合3 T以上, 1.0 mmの場合5 T以上, 2.0 mmの場合は8 Tを超える磁石が必要となってく

ることが分かった. 

 

 

 

図(3)-25 粒子の流速、磁束密度別捕獲率 𝑎=2.0 mm 

B=3 T 

B=5 T 

B=8 T 
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図(3)-26 磁気フィルター装置 

 

・磁気分離除染用超電導マグネットの設計の検討  

 前章までに評価したCs磁気分離システムに必要な超電導マグネットの構造を必要線材長最小化

の基準から検討する。図(3)-27にソレノイド型の超電導マグネットのモデルを示す。 
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図(3)-27 ソレノイド型超電導マグネット 

 

 ソレノイドコイル中心の磁界は，ビオサバールの法則より，以下のように求められる。 
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ここで， 2 1/ , /a a b a =   = である。よって，  は  の関数として次のように表せる。 
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これを用いると，コイル巻線の体積は  を用いて，以下の式で書けるので，これを最小化する  を

求めれば，必要な磁界を発生できる体積最小のコイル形状が求まる。 
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図(3-28)に、中心磁界8Tを発生できる巻線体積が最小となる  -  の関係と体積最小となる点を示

す。 

 

 

図(3)-28 中心磁界8Tを発生できる  -  の組合わせと体積最小条件 

 

 

 

・磁気フィルターの分離性能の経時変化の検討 

 図(3)-29左に示すように，直径1 mmの磁性線を2 mm間隔で配置し，それを流体の流れ方向に50

段積層した磁性フィルターについて，フィルターが閉塞するまでの時間の概略値を見積もる。固

液比を1:100（粒子の断面占積率も1/100と考える），磁性粒子の直径を20 m（半径 1×10-2 mm），

流速を20 mm/sとする。図(3)-29に示す断面のみで考える。フィルターを構成する磁性線は規則的

に配列されているので，ある磁性線の上下1 mmずつの断面領域を考える。この領域に1秒間に流入

する粒子数は（断面領域内での流入する粒子の占有面積を粒子の断面積で除すれば良い）， 
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と見積もることができる。図(3)-29に示すように，フィルターを構成する磁性線に粒子が吸着す

る領域は上流側のみと考えることができるので，この断面部分に吸着可能な最大の粒子数は， 
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と考えることができる。 
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従って，フィルターが閉塞するまでの時間は， 

3750
50 148 sec.

1270
 =   

となり，約2-3分でフィルターは目詰まりすると考えられる。そのため，今後の実用化に向けては、

フィルターの閉塞を防ぐフィルターの設計が重要であるといえる。 

 

 

図(3)-29 磁性フィルターの模式図 

 

 

4）超電導磁石を用いた2：1型粘土鉱物の選択的分離  

本項では，超電導磁石を用いることで、常磁性粒子である2：1型粘土鉱物を分離するために必

要な磁場・磁場勾配の条件について確かめるため、1：1型粘土鉱物のひとつであるカオリナイト

と、東北地方の土壌に多く含まれる2：1型粘土鉱物であるバーミキュライトを用いた小規模なモ

デル連続処理実験をまず行った。実験に先立ち、3）で述べた方法と同様の理論に基づき、若干簡

易な方法ではあるが、実験条件とできる限り同じ条件で粒子運動計算を行い、分離可能性を検討

してから実際の実験を行った。ここでは有限要素解析ソフトを用いて磁場解析と流体解析を行い，

磁性細線近傍の磁場分布と流速分布を求めた。磁場解析と流体解析には，有限要素法解析ソフト

ANSYSを用いた。  

磁気フィルターはSUS430から成る線径が0.4 mmの円型のものを想定しており，フィルターを構

成している線の周囲の1.0 mm×1.0 mmの領域について解析を行った。磁場は，0.7 T，2 T，5 Tと7 T

の均一磁場を仮定している。0.7 Tは対向型永久磁石，2 Tは電磁石，5 Tと7Tは超伝導ソレノイド

磁石を用いることを想定している。また，流速は3.0cm/sで検討した。  

図(3)-30に磁場解析の結果を示す。y方向に7Tの均一磁場を印加すると，フィルター近傍で最大

7.8 Tの磁束密度が生じた。またy軸のフィルター近傍の磁場勾配は，最大で約7400T/mとなった。

また，図(3)-31に流速3.0 cm/sの流体解析の結果を示す。  

 



 

 

 

5Z-1301-89 

 

図(3)-30 7T の均一磁場を加えた磁場解析結果  

 

 

図(3)-31 流体解析結果 

 

次に、磁場解析と流体解析の結果を用いて，磁気フィルター近傍での粒子軌跡計算を行った。

磁場解析と流体解析は，図(3)-30と図(3)-31に示した結果を用い，分離対象はバーミキュライトと

し，バーミキュライトの体積磁化率7.0×10
-4，粒子半径は2.5 μmとして計算を行った。この結果を

図(3)-32と図(3)-33に示す。中央の円が強磁性フィルターの1本のワイヤーであり，半径が0.2 mmで

ある。これより流速3 cm/sの場合，永久磁石（0.7 T）や電磁石（2 T）の磁場では，2:1型粘土鉱物

は捕捉されず，超伝導ソレノイド磁石を利用して5 T～7 T程度の磁場が必要であると計算された。 
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図(3)-32 粒子軌跡計算の結果（印加磁場が 0.7 T と 2 T の場合）  

 

 

図(3)-33 粒子軌跡計算の結果（印加磁場が 5 T と 7 T の場合）  

上記の結果を元に、磁気分離実験を行った。磁気分離後の通過懸濁液の様子を図(3)-34に示す。

これより，磁場を強くするとバーミキュライトの色である茶色が薄くなっていることが分かる。

ろ過後に回収した土壌を十分に乾燥させ，質量を測定した。その結果を表(3)-5に示す。磁場を強

くすると，捕捉分のバーミキュライトの質量が減り，通過分の質量が増加した。また，欠損が少

なくとも0.42 g発生した。これは磁気分離領域槽内に付着した分や，配管内に残った分などが考え

られる。そのため容器の形状などを工夫することで，欠損を減らすことが必要となると考えてい

る。また，それぞれの成分について磁気天秤（Sherwood scientific, Ltd.）を用いて測定した。その

結果を表(3)-6に示す。磁場を強くすると，通過分の体積磁化率は小さくなった。  
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図(3)-34 通過懸濁液の様子（左から：2 T，5 T，7 T） 

 

 

表(3)-5  磁気分離後の質量の比較  

 

 

表(3)-6 磁気分離後の体積磁化率の比較  

 

 

さらに，それぞれの磁場強度における分離率を算出した。算出式は式(3)-2に示し，結果を図(3)-35

に示す。磁場を強くすると分離率が高くなり，5 Tで90 %，7 Tの磁場では，97 %と高い分離率とな

り，流速3 cm/sで高い分離率でバーミキュライトを回収するためには，5 T以上の磁場が必要であ

ることが分かった。この結果は前述の粒子軌跡計算とも一致した結果となった。  

 100
][][

][
[%] 

+
=

gg

g

通過分捕捉分

捕捉分
分離率  (3)-2 

 

捕捉分[g] 通過分[g] 欠損[g]

2T 3.44 1.15 0.42

5T 3.96 0.43 0.61

7T 4.38 0.15 0.48

捕捉分 通過分

2T 2.4×10
-4

1.0×10
-4

5T 2.7×10
-4

8.0×10
-5

7T 2.0×10
-4

5.8×10
-5

体積磁化率[-]
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図(3)-35 磁場強度と分離率の比較  

 

粒子軌跡計算と異なり，2 Tで75 %の分離率となった理由としては，粒径が5 μmより大きい粒子

が数多く存在したことが挙げられる。これは，ドラッグ力は粒径に比例するが，磁気力は粒径の3

乗に比例するため，粒径が大きいほど磁気力に捕捉されやすい。粒径を大きくして粒子軌跡計算

を行うと，粒径が10 μmより大きいと捕捉することが可能であった。  

7 Tの磁場を印加しても通過したバーミキュライトがわずかに存在した。これは通過した成分の

磁化率と粒径から説明することができる。  

この成分の粒度分布を，高濃度粒度分布測定装置FOQELS（日本ルフト株式会社）を用いて動的

光散乱法により測定した。図(3)-36に結果を示し，粒径が60 nmと700 nmの2つのピークが確認され

た。粒子軌跡計算では，捕捉対象の粒径を5 μmとして行い，磁気力とドラッグ力より簡易的に示

した式によると，分離可能速度は粒径の2乗に比例する。よって700 nmのバーミキュライト粒子を

捕捉するためには，3 cm/sより遅い流速で実験する必要がある。  

 

 

図(3)-36 7 T の通過懸濁液の粒度分布  
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通過分の体積磁化率は，2 Tや5 Tと比較すると小さくなった。これは磁場を大きくすると磁気力

が大きくなり，より低い磁化率の粒子や小さい粒子まで捕捉することが可能となったからである。

通過した成分の磁化率が低い理由として，バーミキュライトの一般式は，

(Na,K,Ca0.5Mg0.5)0.6~0.9(Ma,Fe
3+

,Al)2~3(Si,Al)4O10(OH)2・nH2Oと表され10)，アルミナ八面体シートにお

ける同型置換の量は一定ではないことが挙げられる。Fe
3+やMg

2+の置換量が多くなればなるほど，

磁化率は大きくなると考えられ，7 Tの磁場で捕捉できなかった粒子は置換量が少なかったと考え

られる。そのため磁気フィルターに捕捉されず流出したと考えられる。  

砂礫の放射線量を400 Bq/kgと仮定し，カオリナイトが砂礫の6倍，バーミキュライトがカオリナ

イトの6 倍のセシウム吸着量11)とする。カオリナイトとバーミキュライトから成る土壌を考えた

時，通過したバーミキュライトの割合が約5 %以下の場合，磁気分離後の通過分の放射線量が，目

標値である3000 Bq/kg以下となった。7 Tの磁場を印加したときの通過した成分は，全体の3 %しか

占めないため，流速3 cm/sでは7 Tの磁場を印加することで2:1型粘土鉱物のバーミキュライトを十

分に分離できたと言える。  

次にこの結果を元に、粒子どうしの相互作用の影響を確認するため、バーミキュライトとカオ

リナイトを用いた混合試料について磁気分離実験を行った。そして，複数の粘土鉱物の混合物か

らバーミキュライトを選択的に分離できるかどうかについて調査した。粒径が75 μm未満のバーミ

キュライト5.0 gとカオリナイト5.0 gに蒸留水を1.5 L加え，模擬土壌懸濁液を調製した。バーミキ

ュライトとカオリナイトの様子を図(3)-37に示す。図(3)-5と同様な流路を設置し，超電導ソレノイ

ド磁石を用いて，最大磁束密度7 Tの磁場を印加して，3分間高勾配磁気分離を行った。このとき，

ポンプを用いて磁気分離領域用の配管内の流速を3 cm/sとした。その後，捕捉懸濁液と通過懸濁液

0.45 μmのメンブランフィルターを用いて，吸引ろ過を行った。  

 

 

図(3)-37 バーミキュライトとカオリナイトの粒子  

 

図(3)-38に磁気分離後に得られた捕捉懸濁液と，通過懸濁液の様子を示す。通過懸濁液は白い懸

濁液であり，これは白色のカオリナイトが主に含まれていることが分かる。一方，捕捉懸濁液は

茶色を示し，これは茶色のバーミキュライトが主に含まれていることが分かる。  
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図(3)-38 分離後の土壌懸濁液（左：通過懸濁液，右：捕捉懸濁液）  

 

ろ過によって回収した成分をそれぞれ十分に乾燥させ，分光光度計（V-570，日本分光）を用い

て吸光スペクトルを測定した。また検量線用として，バーミキュライトとカオリナイトの質量割

合を0:100，20:80，40:60，60:40，80:20，100:0の試料を調製し，吸光スペクトルを測定した。その

結果を図(3)-39に示す。波長が200 nmから600 nmのところにバーミキュライトのスペクトルがあり，

捕捉分にはバーミキュライトが80 wt.%以上，また通過分にはバーミキュライトが20 wt.%以下含ま

れることが分かる。  

 

図(3)-39 吸光スペクトルの測定結果  

 

そして，バーミキュライトの質量割合と強度が，1次関数で表すことができる波長である360 nm

のピークの強度を指標として，捕捉分と通過分のバーミキュライトの質量比率を算出した。  

図(3)-40に360 nmの吸光度スペクトルの検量線と捕捉分及び，通過分の結果を示す。  
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図(3)-40 360 nm の吸光スペクトルの結果  

 

その結果，バーミキュライトが捕捉分には99 wt.%まで濃縮されていることや，通過分の87 wt.%

がカオリナイトであることが分かった。さらに，バーミキュライトの割合と捕捉分と通過分の質

量から得た磁気分離実験前後の粘土鉱物の質量割合の変化を図(3)-41に示す。磁気分離した模擬土

壌は，カオリナイト5.0 gとバーミキュライト5.0 gの合計10 gであったが，磁気分離領域槽内に付着

した分や，配管内に残った分などが存在したため，捕捉分と通過分の合計が8.5 gと少なくなった。

少量ではあるがカオリナイトが磁気フィルターに捕捉されたのは，粒径の大きな粒子がフィルタ

ーに物理的に捕捉されたものや，フィルター壁面に付着したためと考えられる。  

また投入したバーミキュライトの中で92 wt.%にあたる4.6 gがフィルターに捕捉されたが，これ

は図(3)-35の結果と比べると，通過したバーミキュライトが増加したことが分かる。これは一部の

バーミキュライトがカオリナイトと凝集し，凝集体に作用するドラッグ力が大きくなったためで

あると考えられ，今後の検討が必要である。  

今回の結果より，バーミキュライトとカオリナイトを1:1で混合した懸濁液を7 Tの磁場を印加し

て高勾配磁気分離することで，バーミキュライトをフィルターに選択的に捕捉し，濃縮すること

に成功した。この結果から放射性セシウムを強固に吸着する2:1型粘土鉱物，特にバーミキュライ

トを，磁気分離法により他の粘土鉱物と分離することで高い減容率を達成できる可能性が示され

た。  
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図(3)-41 磁気分離前後の粘土鉱物の質量変化  

 

今回の実験では，循環系の流路を設定して3分間磁気分離実験を行ったが，ポンプの送液能力よ

り，懸濁液は3分間で磁気フィルターを約3回通過している。懸濁液の磁気フィルターの通過回数

が1回のみでも，バーミキュライトの分離率が同様な結果であれば，3回の通過の場合と比べて処

理量は約3倍となるので，今後は磁気フィルターの通過回数の設定も行う。また流速と磁場を変化

させ，バーミキュライトの分離率を比較する。速い流速の場合，処理量が増加するが，ドラッグ

力も大きくなるため，これらの条件の最適化を図り，実用化に向けた条件設定を行う。そしてフ

ィルター設計も重要となる。現在は線径が0.4 mmの磁性細線を用いているが，実土壌を大量に扱

う場合には，土壌粒子との衝突による摩耗を考慮する必要があるため，現在使用している磁性細

線より太いものを用いる必要がある。一般的に強磁性フィルターが太いと，磁場勾配が小さくな

るため，磁気力が小さくなる。そのためこれらのことを考慮に入れて，実用化に向けた磁気フィ

ルターの設定も必要となる。  

以上のように，土壌中においてバーミキュライトなどの常磁性を示し，セシウムを強固に吸着

する2:1型粘土鉱物を分離するため，大量高速処理が可能である超電導ソレノイド磁石を用いて磁

気分離実験を行った。その結果，5 T～7 Tの磁場を印加すると，流速3 cm/sでは十分に分離できる

ことが分かった。また，2:1型粘土鉱物と1:1型粘土鉱物を混合した模擬土壌から2:1型粘土鉱物の選

択的分離に成功した。今後実用に向けては，磁場や流速，磁気フィルターや磁気フィルターの通

過回数を変化させ，磁気分離条件の最適化を図る必要がある。  

 
5）実土壌を用いた土壌の減容化率の検討  

実験に使用する実汚染土壌の移行処理前の各粒径区分の乾燥重量と放射能の概算値を表(3)-7に

示す。Cs存在割合は、土壌中のCs全量に対して各粒径区分の土壌にいくら存在しているかを示し

ている。この結果から、粒径の小さな土壌ほど単位質量あたりのCs吸着量が多いことが確認でき、

先行研究の結果と一致した。12) 
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表(3)-7 移行処理前の各粒径の土壌の重量比と放射能  

粒径区分 重量比(%) 放射能(Bq/kg) Cs存在割合(%) 

75µm未満 17.5  25000  51.1  

75～250µm 15.6  13400  24.3  

250～2000µm 66.9  3200  24.6  

土壌全体(2000μm以上を含む) - 7500 - 

                                                   

  ボールミルを用いた物理的手法による各粒径の土壌の放射能の概算値の変化を図(3)-42に示し

た。処理前の値は湿式分級処理のみを施した後に、放射能を測定した結果である。これらの結果

を比較すると、いずれの土壌においても放射能が低下したことが読み取れる。75~250µmの土壌と

250~2000µmの土壌の放射能が下がった理由として、ボールミルによる2つの効果が考えられる。1

つは、ボールミルによる表面研磨により粒径の大きな砂礫に付着していた放射能の高い粘土が剥

離されたことである。もう1つは、粒径の大きな土壌において比較的多くのCsを吸着している土壌

表面の成分が研磨されたことである。その結果、250~2000µmの土壌では約3200Bq/kgから約

1400Bq/kgと55 %の放射能が低下し、75~250µmの土壌では、約13400Bq/kgから約9500Bq/kgと30%

程度の放射能が低減された。  

 一方でCsを移行した75 µm未満の土壌についても放射能の低下が見られた。低下の原因は、ボー

ルミルにより放射能の高い粘土だけでなく、75 µm以上の土壌の表面成分が表面研磨により75 µm

未満の土壌に変化したことが挙げられる。75 µm以上の粒径の大きな土壌の表面成分は、その内部

成分に比べて放射能が高いが、処理前から存在していた75µm未満の土壌と比較すると放射能が低

いため、75µm未満の土壌の放射能が希釈され、放射能が下がったと考えられる。  

 

 

 

図(3)-42 ボールミル処理による各土壌の放射能の変化  
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分級後の土壌を0.05mol/Lの炭酸カリウム溶液で洗浄した際のCs脱離率を放射能の概算値の変化

から算出し、図(3)-43に示す。模擬実験の結果と同様に75µm未満の土壌については放射能の低下が

見られず、CsがKとのイオン交換により脱離されない状態で吸着されていることが確認された。

250~2000µmの土壌は42 %のCsが脱離されたことから、変異電荷により吸着されたCsは低濃度カリ

ウム溶液で洗浄することによりCsを脱離できることが示された。それに対して、75~250µmの土壌

では脱離率5 %程度であった。その要因は、250~2000 µmの土壌と比較すると、ボールミルによる

表面研磨効果を受けにくかったため、放射能が高くCs吸着力の強い粘土が残留したことが考えら

れる。または粘土よりも粒径の大きな土壌についても、Csを固定するサイトを保持しているとの

報告もあることから13)、75~250µmの粒径を持つ土壌のCs吸着については詳細な検討が必要である。 

 

 

図(3)-43 洗浄による137
Csの脱離率  

 

 ボールミル処理と炭酸カリウム溶液による洗浄処理とを組み合わせた場合の放射能の概算値の

変化をボールミル処理のみの場合の各土壌の放射能と比較して図(3)-44に示す。各粒径の土壌の放

射能の変化には、模擬汚染土壌を用いた実験やボールミル後の土壌試料を洗浄した実験と同様の

傾向が見られた。ボールミル処理に洗浄処理を追加することで、75~250µmの土壌は7700 Bq/kg、

250~2000µmの土壌は490 Bq/kgとそれぞれボールミル処理のみの場合と比べて約19 %、65 %の放射

能を低減することができた。それに対して75 µm未満の土壌の放射能は17600 Bq/kから18100 Bq/kg

に増加していた。75 µm未満の土壌からは洗浄によりCsが脱離されないことが先ほどの実験で確認

できているため、75~2000µm以上の土壌の変異電荷に吸着されていたCsが、Kとのイオン交換によ

り脱離された後、75 µm未満の土壌が有する永久電荷由来の吸着サイトに移行したと考えられる。 

ボールミルと洗浄処理を同時にした場合の各粒径の土壌の放射能の低減率は、ボールミル後に

それぞれを個別に洗浄した場合よりも高い値を示した。理由としては、様々な粒径の土壌が混在

することで、粒径の大きな土壌から脱離されたCsが粒径の小さな粘土等に移行し、溶液中のCs濃

度が低く保たれたことが原因であると考えられる。このことから、ボールミルと低濃度カリウム

溶液による洗浄をCs移行処理として、分級前に行うことが有効であることが示された。  
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図(3)-44 洗浄処理による各土壌の放射能の変化  

 

6）仮置き場での大型装置による土壌の減容化実験  

Cs移行処理前の汚染土壌の各粒径の放射能の概算値と重量比を表(3)-8に示す。小型実験で用い

た汚染土壌と同様に粒径の小さい土壌の放射能が高く、重量比で3 %程度の75 μm未満の土壌に

50 %以上のCsが存在していることが明らかになった。それに対して、粒径の大きな2000 μm以上の

土壌に対するCs吸着量は比較的少ないが、放射能は約800 Bq/kgであった。そのため、75μm以上の

土壌を減容化するためには更なる放射能の低減が必要である。  

 

 

 

表(3)-8 移行処理前の各粒径の土壌の重量比と放射能（本宮市仮置き場：土壌A）  

  重量比(%) 放射能(Bq/kg) Cs存在割合(%) 

75µm未満  3.3  39600  53.2  

75～250µm 2.6  8700  9.4  

250～850µm 4.5  3700  6.8  

850～2000µm 4.8  1800  3.5  

2000µm以上  84.8  800  27.1  

土壌全体  100 2300 100 

 

 ボールミル処理を行った後の各粒径の土壌の重量比を処理前のものと比較して図(3)-45に示す。

ボールミルを行ったことにより、粒径の最も大きい2000μm以上の土壌の重量比が初期量と比較し

て10 %程度低下し、その剥ぎ取られた土壌が75μm未満の土壌に変化した結果、75μm未満の土壌の

重量が初期量の4倍程度に増加していることが読み取れる。その他の粒径の土壌の重量変化につい

ては、処理前の試料とボールミル処理を施した試料が異なるものであるために生じた試料ごとの

個体差であり、表面研磨による重量変化はわずかであると考えられる。  

0

2000

4000

6000

8000

10000

12000

14000

16000

18000

20000

75µ未満 75～250µm 250～2000µm 

放
射

能
(B

q
/k

g)
 

ボールミル後 

ボールミル＋洗浄後 



 

 

 

5Z-1301-100 

 

図(3)-45 ボールミル処理による土壌の重量変化（本宮市仮置き場：土壌A）  

 

 ボールミル処理前後での各粒径の土壌の放射能の概算値の変化を図(3)-46に示す。全ての粒径区

分の土壌の放射能が低下し、小型実験と同様の結果を得ることができた。75µm以上の4つの粒径区

分の土壌は、表面研磨効果により43~78%低下した。小型実験において、放射能の低減効果が低か

った75µm～250µmの土壌についても処理前と比較して52 %の放射能が低下した。小型実験で使用

した校庭土は、有機質の少ない土壌であったのに対して、今回の実験で使用した宅地土壌は、土

壌の色から判断して有機質を多く含むものである。そのため、土壌粒子のみで構成される校庭土

と比較して、表面に有機物を多く含む宅地土壌の方が、ボールミルによる表面研磨の影響を受け

やすかったと考えられる。また、この結果から粒径の大きい砂礫等の表面成分よりも有機物に多

くCsが存在している可能性が示唆された。有機物へのCs吸着量については、過酸化水素を用いた

有機物分解処理などを用いた処理等でさらに詳細に分析していく必要がある。  

75µm未満の土壌の放射能は、粒径の大きな土壌の表面成分が加わったことにより、希釈されて

低下した。土壌の重量比と放射能の概算値の合計が処理前後で大きく変化しておらず、かつ水洗

浄では水相に脱離されることはないことが知られている 14) ことから、ボールミル後に75µm未満の

土壌に変化した土壌の放射能を、処理前から存在していたものの放射能から算出すると、4700 

Bq/kg程度となった。75µm以上の粒径の土壌の処理前の放射能は、75~250µmの土壌を除き、4700 

Bq/kgよりも低いため、放射能の高い粘土や表面成分を効果的に剥離して、75µm以上の土壌の放射

能を低下させ、75µm未満に移行できたことが確認できた。  
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図(3)-46 ボールミル処理による土壌の放射能の変化（本宮市仮置き場：土壌A）  

 

 ボールミル処理の際に、0.1 mol/LでK
+イオンを含む肥料溶液を使用した場合の土壌の放射能の

概算値の変化をボールミル処理のみの結果と比較して図(3)-47に示す。75µm以上の4つの粒径区分

の土壌からはKとのイオン交換によりCsが脱離され、放射能が低下した。それに対して、75µｍ未

満の土壌の放射能が増加したことが確認された。処理前後での土壌全体の放射能の合計を重量比

と放射能から計算した結果、差が小さいことからから粒径の大きな土壌から脱離されたCsが液相

に脱離されず、75µｍ未満の土壌に移行したことが分かった。小型実験の結果と比較して、75µm

～250µmの土壌の放射能の低減率が処理前と比較して39 %と、ボールミル処理のみの場合と比べ

て高い線量低減効果を示した。先述のように、今回用いた宅地土壌は校庭土よりも多くの有機物

を含んでいる。有機物は砂礫などと同様にカルボキシル基や水酸基が帯びる負電荷によりCsを吸

着しているが、その吸着強度は砂礫などよりも強いという報告もある。 15) ボールミル処理によっ

て、Cs含有量が高く、Kとのイオン交換により脱離されにくい状態でCsを吸着している有機物が土

壌表面から取り除かれているため、粒径の大きい土壌粒子からよりCsを脱離しやすくなったこと

が、洗浄処理によるCs脱離率の向上した要因であると考えられる。  
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図(3)-47 洗浄処理による放射能低減効果（本宮市仮置き場：土壌A）  

  

 ボールミルのみの場合とボールミルと洗浄処理を同時に行った場合の粒径75µm未満の土壌と

75µm以上の土壌の放射能の概算値と重量比の変化を図(3)-48と図(3)-49に示し、それらの結果を合

わせて表した模式図を図(3)-50に示す。75µm以上の土壌の放射能は、処理前の1200 Bq/kgからCs

移行処理により、400 Bq/kgと低下した。環境影響の少ない肥料のみを添加物と使用し、クリアラ

ンスレベルである100 Bq/kgに近づけることができたため、非汚染の土壌と混合して希釈すること

を考慮すれば、埋め戻すことが可能である。75µｍ以上の土壌の重量比は、ボールミル処理により

97%から88％に低下しているが、それらの土壌を埋め戻すことで汚染土壌を12 %程度に減容化でき

る可能性が示された。  
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図(3)-48 Cs移行処理による土壌の放射能の変化（本宮市仮置き場：土壌A） 

 

 

図(3)-49 Cs移行処理による土壌の重量の変化（本宮市仮置き場：土壌A）  
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図(3)-50 Cs移行処理と分級による土壌の放射能、重量の変化（本宮市仮置き場：土壌A）  

 

 次に、上記の実験で使用した宅地土壌よりも放射能が低く、有機質の含有量と粒径の大きな礫

分が少ない宅地土壌に対してもCs移行処理が有効であるかを調査するために実施した実験の結果

について述べる。処理前の汚染土壌の各粒径区画の土壌の重量比と放射能の概算値を表(3)-9に示

す。先述の実験で使用した土壌と比較すると、75µm未満の土壌の重量比が多く、2000µm以上の粒

径の大きな土壌が少ない土壌であることがわかる。また土壌全体の放射能を比較した場合では、

いずれの粒径区分についても比較的低いことが確認できる。  
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表(3)-9 移行処理前の各粒径の土壌の重量比と放射能（本宮市仮置き場：土壌B） 

  重量比(%) 放射能(Bq/kg) Cs存在割合(%) 

75µm未満  6.4  10500  59.8  

75～250µm 7.8  1700  11.9  

250～850µm 12.2  800  8.3  

850～2000µm 6.1  380  2.0  

2000µm以上  67.5  300  18.0  

土壌全体  100 1200 100 

 

 ボールミルと洗浄処理を同時に行った場合の粒径75µm未満の土壌と75µm以上の土壌の放射能

の概算値と重量比の変化を図(3)-51と図(3)-52に示し、それらの結果を合わせて示した模式図を図

(3)-53に示す。先ほどの実験で使用した土壌試料の放射能変化を示した図(3)-50と比較して、今回

の土壌試料を用いた場合でも同様の結果が得られていることが確認できる。一般に土壌中のCs濃

度が低い方が溶液中に抽出するのが困難になるが、処理前の放射能が低い場合でも放射能の低減

率は大きく低下しなかった。具体的には、2000µm以上の土壌の放射能は、処理前で300 Bq/kg程度

であったが、ボールミルと洗浄処理を行うことにより、50 Bq/kg程度まで低下した。75µm以上の

土壌全体の放射能もCs移行処理後では、180 Bq/kgとクリアランスレベルである100 Bq/kgに近い値

まで放射能が低下し、重量比で84 %存在する土壌を減容化できる可能性が示された。これらの結

果から、土質や放射能の異なる実汚染土壌に対してもCs移行処理が有効であり、土壌の減容化に

対して有効な手法であることが示された。  

 

 

図(3)-51 Cs移行処理による土壌の放射能の変化（本宮市仮置き場：土壌B） 
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図(3)-52 Cs移行処理による土壌の重量の変化（本宮市仮置き場：土壌B）  

 

ここでは土壌粒子の中で多くの体積を占める砂礫に吸着し、Csをボールミルと低濃度カリウム

溶液による洗浄により、粒径の小さな粘土に移行する処理を検討した。初めに、非放射性または

放射性のCsを吸着した土壌を調整し、模擬実験を行った。0.05 mol/Lの炭酸カリウム溶液で模擬汚

染土壌を洗浄した結果、砂礫から77%の137
Csが脱離され、その70%が2:1型粘土鉱物であるバーミ

キュライトに移行することが示された。  

次に福島県の実汚染土壌を用いた小型実験を行い、ボールミルと洗浄処理による土壌の放射能

の低減効果について検討を行った。その結果、ボールミル処理のみで250~2000µmの土壌の放射能

は3200 Bq/kgから1400 Bq/kgと55 %、75~250µmの土壌では、13400 Bq/kgから9500 Bq/kgと30%程度

の放射能が低減された。ボールミル処理に加えて0.05 mol/Lの炭酸カリウム溶液を用いた洗浄処理

を行うことで、250~2000µmの土壌は490 Bq/kg、75~250µmの土壌は7700 Bq/kgとそれぞれボールミ

ルのみの場合と比べて65 %、19 %の放射能がCsの脱離により低下し、そのCsが75μm未満の土壌に

移行したことが確認された。  

 最後に小型実験の結果を踏まえて、大型のボールミル装置を用いた実験を行った。その結果、

ボールミルと0.1 mol/LでK＋イオンを含む肥料溶液による洗浄処理により、88%存在する75μm以上

の土壌の放射能を1200 Bq/kgから400 Bq/kgに低下させることが可能であった。また土壌粒子の粒

度分布や放射能の異なる実汚染土壌に対してもCs移行処理が有効であったことから、砂礫の埋戻

しによる汚染土壌減容化の可能性が示された。今後は今回の実験と同様の結果を得ることが可能

な表面研磨装置の選定や分級の装置化を行い、処理量やコストなどを考慮した上で実用化に向け

た検討を行う。  
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図(3)-53 Cs移行処理と分級による土壌の放射能、重量の変化（本宮市仮置き場：土壌B）  

 

 

 

 

 

 



 

 

 

5Z-1301-108 

５．本研究により得られた成果  

（１）科学的意義  

◆土壌中に存在し、セシウムを強く吸着する2：1型粘土鉱物が常磁性体であり、他の多くの鉱物

が反磁性体であることを利用することで、磁気分離法により2：1型粘土鉱物を選択的に回収し、

線量を低減することに成功した。 

◆自然界における雨水による土壌中成分間でのセシウム移行の調査結果を元に、土壌中のセシウ

ムの2：1型粘土鉱物の移行を促進する低濃度カリウム溶液での前処理が、磁気分離による線量低

減率の向上に効果的であることが示された。 

 

（２）環境政策への貢献  

＜行政が既に活用した成果＞  

  特に記載すべき内容はない。  

 

＜行政が活用することが見込まれる成果＞  

7Ｔの超電導磁石で96%のバーミキュライトが分離可能であることが確認された。また実汚染土

壌を用いた現地実験により、線量低減が確認され、さらに前処理として低濃度カリウム溶液を用

いたセシウム移行処理を行うことによるさらなる線量低減が見込まれた。 

そのため今後は移行処理を行ったのちに超電導磁石を用いて実汚染土壌を分離し、線量低減効

果を調査するためのシステム設計と現地での検証実験を計画しており、中間貯蔵施設での減容化

技術としての実用に向けて検討を続けていく予定である。 

 

 

６．国際共同研究等の状況  

The International Forum on Magnetic Force Control (IFMFC)を日本，中国，韓国で年1回開催し，除

染技術を含む磁気力制御技術に関して，日中韓の研究者間で密な情報交換を行っている。日本側

は電気学会「超電導磁気分離システムを利用した除染技術」調査専門委員会の後援にて開催して

いる。  

2015年は北京のInstitute of High Energy Physicsで開催され，2016年はソウルのEwha Womans 

University in Seoul で開催する予定である。  
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[Abstract] 
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By the accident of Fukushima nuclear power plant, a large amount of Cs 

contaminated soils were discharged by the decontamination work, and volume reduction 

technologies for the contaminated soils are needed. In addition, there is an issue for the 

residential decontamination that the most suitable decontamination method depending on 

the kind of building materials is not clear. To solve these problems, it is important to 

clarify the adsorption states of radioactive Cs and their temporal change from the present 

to the future around the living area. However, most of researches on the dynamic states of 

Cs intend for environmental dynamic states around the woods, the rever and the sea. Thus 

there are still many unclear points in microscopic states of cesium in the living area. This 

study intends to construct the decontamination scenario based on the microscopic dynamic 

states of cesium in the soil and building materials, and to develop a new decontamination 

method for contaminated soil by high gradient magnetic separation method. 

Firstly, the states and dynamics of cesium were analyzed in the living environment 

such as soils, roofs and wall materials by a field work and a model experiment. The results 

indicated the guideline of effective decontamination and volume reduction method of the 

contaminated soils and building materials.  

Secondly, making allowance for the property of the decontamination objects, the 

conditions for decontamination works and the factors rerating to these both conditions, the 

method to examine optimum decontamination and volume reduction scenario was 

examined. As a result, a prototype of software for optimization of decontamination and 

volume reduction treatment was structured. 

Finally, a new decontamination method was proposed by the selective separation of 
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2:1 type clay minerals using the magnetic separation using a superconducting magnet. By 

simulation and a model experiment, a necessary magnetic field and a speed condition 

became clear for volume reduction of the soil. By simulation and a model experiment, 

anecessary conditions for effective matngetic separation such as magnetic field and flow 

speed became clear. It was also shown that, for further dose reduction, Cs migration 

treatment by ion-exchange was effective as pretreatment of magnetic separation. 


