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序 言 

 

 持続可能な開発のための 2030 アジェンダが，2015 年にすべての国連加盟国

によって採択された 1)。特に，目標 7（エネルギーをみんなに そしてクリーン

に）および目標 12（つくる責任 つかう責任）は，世界中で廃棄物を削減するた

めの有用な再利用技術の開発を目指した項目である。また，日本では「資源の有

効な利用の促進に関する法律」が採択されている 2)。そのため，3R（リデュース，

リユース，リサイクル）技術を確立するために，廃棄物から有用な材料への変換

技術が着目されている。 

ゼオライトは比表面積や細孔容積が大きく，特徴的な結晶構造を有しており，

化学的に熱安定性のある多孔質材料である。したがって，ゼオライトは，吸着，

イオン交換，膜，抗菌薬，触媒および排水処理などに幅広く利用されている 3)。

石炭フライアッシュ（FA）は，指定副産物に分類されている。近年，ゼオライト

またはゼオライト複合材料の物理化学的性質やそれを用いた水環境からの有害

物質の吸着除去能に関する研究が報告されている 4-9)。その中で，ゼオライトま

たはゼオライト複合材料は，水環境からの重金属などの除去剤として有用であ

ることが示されている。また，ゼオライト/無機材料複合体の調製方法には，水

熱法，ソルボサーマル合成法，ゾルゲル法，共沈法，超音波およびマイクロ波処

理などがある 4)。当研究室でもこれまでに，FA から様々な条件でゼオライトを

創製し，水環境からの重金属に対する吸着能について評価してきた 10)。一般的

な FA をゼオライトに変換する方法としては，アルカリ水熱処理がある 11-14)。こ

の処理では，FA の組成や処理時の温度や圧力，処理時間，アルカリ性水溶液の

種類や濃度，アルカリ性水溶液と FA の固液比などが重要となる 15)。これまで

に，処理条件を変化させることにより，同じ FA から 13 種類の異なるゼオライ
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トが創製できたことが報告されている 16)。したがって，ゼオライトの結晶構造

や物理化学的性質は，処理条件により大きく異なり，吸着剤に変換した場合，そ

の性能を評価することが重要である。本研究では，処理時間およびアルカリ性水

溶液の種類の違いに着目し，創製したゼオライトの結晶構造や物理化学的性質

を明らかにし，吸着剤としての評価を行った。 

 近年，開発途上国を中心とした水質汚染が着目されており，最も重大な環境問

題の一つとなっている。水環境に影響を与える汚染物質は数多く存在するが，そ

の中でも重金属は，比較的低濃度で毒性を発現し，生物濃縮されやすいため，特

に注目されている 17)。現在，大量の重金属は，様々な産業，農業および人間活動

などにより生じて河川に流入している。重金属としては，主に水銀，鉛，ヒ素，

カドミウム，銅，ニッケル，クロムおよび亜鉛などがあり，生態系に影響を及ぼ

すと考えられている 18)。本論文では，ヒトの健康障害の原因となる水銀および

鉛に着目した。 

 これまでに，水環境へ水銀が流入する原因には，紙，塗料，電池産業，冶金や

鉱業プロセスおよび火山噴火などが考えられている 19)。水銀は非常に有毒であ

り，ヒトと自然環境に重大なリスクをもたらす 19-21)。ヒトに対する水銀の毒性に

は，振戦，皮膚炎，アクロディニア，呼吸機能障害，腎臓損傷，歯肉炎，腎およ

び神経学的異常などがある 19)。人間活動による水銀の排出を削減するために，

政府間交渉委員会は 2013 年に水俣条約を採択している 22)。有機および無機水銀

化合物は，国際がん研究機関によって，それぞれグループ 2B（人に対して発が

ん性がある可能性がある）およびグループ 3（人に対する発がん性について分類

できない）に分類されている 23)。また，飲料水中の水銀の許容濃度は，世界保健

機関および米国環境保護庁により，それぞれ 0.006 および 0.002 mg/L 以下に設

定されている 24, 25)。したがって，排水から水銀イオンを効果的に除去すること
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は，健康被害および水質汚染を改善する上で重要である。 

 一方，鉛は，米国有害物質疾病登録局が発行した優先有害物質リストでは，2

番目に分類されていることから，最も有害な重金属の一つであると言える。鉛は，

腎臓，神経系，生殖器系，肝臓および脳に深刻な損傷を与え，疾患や死因となる

26)。また，過度の鉛曝露は，不妊，流産，死産および新生児死亡と関連している。

したがって，飲料水中の鉛の許容濃度は，世界保健機関および米国環境保護庁に

より，それぞれ 0.01 および 0.015 mg/L 以下に設定されている 27)。 

これらの重金属を除去する方法には，膜処理 28)，電気化学的除去 29)，沈殿処

理 30)，イオン交換および吸着処理 31-33)などが報告されている。特に，イオン交

換や吸着法は，低コストかつ高効率で，操作も簡便な技術である。吸着剤は，吸

着処理プロセスにおいて重要な役割を果たすため，優れた吸着性能を有する素

材の設計および開発が必要である 34)。 

 以上のことを背景とし，本論文では FA の新たな再資源化技術の開発を目的と

し，アルカリ水熱処理により新たな水質浄化剤の開発を行った。また，創製した

ゼオライトの水質浄化剤としての有益性を評価するために，水銀イオン（Hg2+）

または鉛イオン（Pb2+）の吸着能について検討した。 

 第 1 章および第 2 章においては，アルカリ水熱処理により FA から，それぞれ

Na 型ゼオライトおよび K 型ゼオライトを創製し，それらの物理化学的性質を明

らかにし，Hg2+または Pb2+の吸着能との関連性について検討した。 
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第 1 章 Na 型ゼオライトへの Hg2+または Pb2+の吸着挙動 

 

1-1 緒 言 

 

水環境は，各種重金属イオンによる汚染で深刻な問題に直面している。特に，

水銀や鉛は有害であり，肝臓，消化器系および中枢神経系に障害を起こす 35)。

したがって，飲料水中の水銀および鉛の許容濃度は，世界保健機関によりそれぞ

れ 0.006 および 0.01 mg/L 以下に設定されている 36, 37)。 

バイオマス 38)，粘土鉱物および天然ゼオライト 39)などの天然材料や FA 由来

ゼオライト 40-42)は，低コストであることから吸着剤として注目されている。その

中でも，FA から創製したゼオライトによる吸着技術は，簡易で費用対効果に優

れていると考えられる。 

石炭は大量の堆積物であり，日本において重要なエネルギー資源となってい

る 43)。現在，大量の石炭灰が発電所や石炭を使用する工場から排出されている。

FA の約 4 割は，セメントやコンクリートの原料として再利用されているが，残

りは主に埋立処理されているのが現状である 44)。FA を有効利用する方法の一つ

としては，ゼオライトへの変換がある 11, 12, 14)。ゼオライトは，様々な空洞（キャ

ビティー）や管状細孔（チャネル）を有する多孔性のアルミノケイ酸塩である。

また，結晶構造中の AlO4
－は永久負電荷を有しており，電気的に中性を保つため

にアルカリ金属などの陽イオンがキャビティーやチャネル内に存在しているこ

とから，吸着能やイオン交換能を有している 45)。 

さらに，FA から創製されるゼオライトの性質は，アルカリ性水溶液の濃度，

温度，反応時間や固液比などの条件および FA の種類により異なる 15)。特に，組

成，表面特性および反応性の観点から，発電所より発生する FA の物理化学的性
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質は重要である 46)。また，重金属イオンの除去のための吸着剤として用いる場

合，創製されたゼオライトの性質を明らかにすることが必要である。当研究室で

はこれまでに，アルカリ水熱処理により FA から創製したゼオライトの性質およ

び水溶液中からのレアメタルの吸着能について 47, 48)報告している。しかし，異

なる条件で創製したゼオライトへの Hg2+または Pb2+の吸着能は，検討しておら

ず，吸着機構は解明されていない。 

以上のことを背景に，第 1 章では，アルカリ水熱処理により FA から創製した

Na 型ゼオライトの物理化学的性質を明らかにし，それらによる Hg2+または Pb2+

の吸着能および吸着機構について検討した。 
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1-2 実験方法 

 

1-2-1 試料 

吸着質としては，鉛標準液（Pb(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3）および水銀標準液

（HgCl2 in 0.1 mol/L HNO3）（富士フィルム和光純薬社製）を使用した。 

FA は，四国電力（株）橘湾発電所より入手し，Na 型ゼオライトは，先行研究

の方法 48)に準拠し，アルカリ水熱処理することにより創製した。すなわち，FA

（3.0 g）を三角フラスコに秤量し，3 mol/L 水酸化ナトリウム水溶液（240 mL）

を加えスラリーとした。三角フラスコに還流冷却管を取り付け，ホットプレート

スターラー上で 93℃で加熱し，処理時間は 6, 12 および 24 時間とした（以降，

それぞれを NaFA6, NaFA12 および NaFA24 と表記する）。その後，0.45 μm メン

ブレンフィルター（ADVANTEC 社製）により吸引ろ過し，精製水で洗浄後，50℃

で 24 時間乾燥した。また，塩化ナトリウム標準液および塩化カリウム標準液は，

富士フィルム和光純薬社より購入した。 

 

1-2-2 FA および Na 型ゼオライトの物理化学的性質 

1-2-2-1 物理的性質 

FA および Na 型ゼオライトの電子顕微鏡（SEM）写真は，低真空形電子顕微

鏡装置 SU1510（日立製作所社製）により撮影した。粉末 X 線回折（XRD）分析

は，卓上型粉末 X 線回折装置 Mini Flex II（リガク社製）を用いて行った。測定

条件は，Cu-Kα 線を用い，管電圧 30 kV，管電流 15 mA とした。フーリエ変換赤

外分光分析（FT-IR）は，FT-IR-460Plus（日本分光社製）を用い，KBr 法により

測定した。表面元素は，X 線光電子分光分析装置 AXIS NOVA（島津製作所社製）

を用いて，X 線光電子分光分析（ESCA）により測定した。測定条件は，Al-Kα 線
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を用い，Emission および Anode HT をそれぞれ 10 mA および 15 kV とした。比

表面積および細孔容積は NOVA4200e（Quantachrome Instruments 社製）を用いて

測定した。比表面積および細孔容積は，窒素吸着等温線を BET（Brunauer Emmett 

Teller）式および BJH（Barrett Joyner Halenda）法により算出した。平均細孔直径

（Å）は，細孔を円筒と仮定し，式［1］より算出した 49)。 

 

 

 

ここで，D は平均細孔直径（Å），S は比表面積（m2/g），P は細孔容積（μL/g）で

ある。 

 

1-2-2-2 化学的性質 

陽イオン交換容量（CEC）は，JIS K1478 の振とう・カリウム法に準拠し，次

の手順で行った。平形秤量瓶に精秤した FA または Na 型ゼオライト（2.0 g）を

105℃で 4 時間加熱した。その後，1 時間放冷し，平形秤量瓶の質量を測定し，

式［2］により試料の水分を算出した。 

 

 

 

ここで A は試料の水分（%），M1 は平形秤量瓶の空の質量（g），M2 は試料およ

び平形秤量瓶の加熱前の質量（g），M3 は試料および平形秤量瓶の加熱後の質量

（g）である。 
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次に，FA または Na 型ゼオライト（1.0 g）を 50 mL バイアル瓶にはかり取り，

1 mol/L 塩化カリウム水溶液（30 mL）を添加し，1 時間振とう後，上澄液を捨て，

30 mmol/L 塩酸（30 mL）を添加し，分散させた。その後，上澄液を捨て，0.1 mol/L

酢酸カリウム緩衝液（pH 5.0）または 0.1 mol/L 炭酸カリウム緩衝液（pH 10.0）

（30 mL）を添加し，完全に分散させ，上澄液を捨てた。この操作を 7 回行った

後，質量を測定した。さらに，1 mol/L 塩化アンモニウム溶液（30 mL）を添加

し，分散させた後，0.45 μm メンブレンフィルターでろ過し，全量 100 mL のメ

スフラスコに移した。この操作を 3 回行った後，精製水で全量 100 mL とし，精

製水で正確に 500 倍希釈した。この溶液の K+濃度を誘導結合プラズマ発光分光

分析装置（ICP-OES）（Thermo Fisher Scientific 社製）により波長 766.5 nm で測定

し，CEC は式［3］により算出した。 

 

 

 

ここで，S は振とう・カリウム法による CEC（cmol/kg），Y はカリウムイオン濃

度（μmol/L），M4は試料および バイアル瓶の質量（g），M5は pH 調整後の試料，

残存溶液およびバイアル瓶の質量（g），A は試料の水分（質量分率%），M は試

料の質量（g）である。 

ゼロ電荷点（pHpzc）の測定は，Faria らの方法 50)に準拠し，以下の方法で行っ

た。塩酸および水酸化ナトリウム水溶液（富士フィルム和光純薬社製）を用い，

pHInitial2 から 12 にそれぞれ調整した 0.01 mol/L 塩化ナトリウム水溶液（50 mL）

に，FA または Na 型ゼオライト（0.10 g）を添加し，72 時間振とうした。その後，

0.45 µm メンブレンフィルターを用いてろ過し，ろ液の pHFinalをデジタル pH メ
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ーターF-73（HORIBA Scientific 社製）で測定した。pHpzcは，pHInitial vs. pHFinalの

近似曲線と pHInitial = pHFinalの直線との交点から算出した。 

 

1-2-3 FA および Na 型ゼオライトによる Hg2+または Pb2+の吸着量 

pH 3.0 に調整した初濃度 10 mg/L の Hg2+または Pb2+溶液（50 mL）に FA また

は Na 型ゼオライト（0.01 g）を添加し，25℃，100 rpm で 24 時間振とうした。

その後，0.45 μm メンブレンフィルターを用いてろ過し，ろ液の Hg2+または Pb2+

の濃度は ICP-OES により測定した。また，吸着量は式［4］により算出した。 

 

 

 

ここで，q は吸着量（mg/g），V は液量（L），C0は初濃度（mg/L），C は平衡濃度

（mg/L），W は吸着剤の質量（g）である。 

 

1-2-4 NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着速度 

pH 3.0 に調整した初濃度 10 mg/L の Hg2+または Pb2+溶液（50 mL）に NaFA24

（0.01 g）を添加し，25℃，100 rpm で 0.5, 1, 3, 6, 9, 12, 15, 18, 24, 30, 36, 42 また

は 48 時間振とうした。その後，吸着量は，実験項 1-2-3 と同様の方法で算出し

た。 

 

1-2-5 異なる pH における NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着量 

硝酸および水酸化ナトリウム水溶液（富士フィルム和光純薬社製）を用い，pH 

2, 5, 7 および 9 に調整した初濃度 10, 30 または 50 mg/L の Hg2+または Pb2+溶液
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（50mL）に NaFA24（0.01 g）を添加し，25℃，100 rpm で 24 時間振とうした。

その後，吸着量は，実験項 1-2-3 と同様の方法で算出した。 

 

1-2-6 異なる温度における NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着等温線 

pH 3.0 に調整した初濃度 10，20，30，40 または 50 mg/L の Hg2+または Pb2+溶

液（50 mL）に NaFA24（0.01 g）を添加し，7, 25 または 45℃，100 rpm で 24 時

間振とうした。その後，吸着量は，実験項 1-2-3 と同様の方法で算出した。ただ

し，濃度範囲は底質の生態学的リスク評価と排水排出区域からの下水汚泥中の

重金属の総濃度により決めたものである 51-53)。 
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1-3 結果および考察 

 

1-3-1 FA および Na 型ゼオライトの物理化学的性質 

FA，NaFA6，NaFA12 および NaFA24 の SEM 画像および XRD 分析の結果を

Fig. 1-1 に示す。SEM 画像より，FA は表面が平滑な直径の異なる球状粒子であ

ったが，アルカリ水熱処理後では，表面起伏のある物質が生成し，その変化は処

理時間に依存して顕著となった。FA は石炭に含まれる無機質成分（灰分）が

1573K 程度の高温燃焼で溶融し，温度低下に伴い液状の灰分が表面張力によっ

て球体のガラス状粒子に再凝固したものである 45)。そのため，FA の大部分は結

晶でなく，非晶質の無水ケイ酸アルミニウムであると考えられる。 
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先行研究より，アルカリ水熱処理によるゼオライトの創製は，3 段階で進行す

る。最初に FA から Si および Al が溶出し，固液界面上における FA と Si および

Al の反応により，非晶質アルミノシリケート中間体（ゲル様物質）が生成し，

さらに，ゲルが結晶化してゼオライトが生成する 54)。アルカリ水熱処理後に表

面起伏が観察されたのは，FA が完全に溶融しないうちに結晶化したため，表面

にゼオライトの微結晶が層状に析出したためと考えられる。XRD 分析の結果よ

り，FA は主に酸化アルミニウム（3Al2O3・2SiO2）および石英（SiO2）を含有し

ていた。石英は，石炭に含有されており，石炭燃焼時に溶融せずに残存していた

と考えられる。酸化アルミニウムは，石炭燃焼時に Si および Al の溶融により生

成したと考えられる。一方，アルカリ水熱処理後には，FA 表面にハイドロソー

ダライト（Na4(AlSiO4)3OH）および P 型ゼオライト（Na6(Al2)6(SiO2)10・15H2O）

の結晶が認められた。 
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FA, NaFA6, NaFA12 および NaFA24 の FT-IR の結果を Fig. 1-2 に示す。その結

果，FA では特徴的なピークは認められなかったが，NaFA6，NaFA12 および

NaFA24 では，Ayuso ら 55)の結果と同様に，－OH 伸縮振動（3527～3541 cm-1），

H－O－H 変角振動（1653～1654 cm-1），Si－O－Si または Al－O－Si 非対称伸縮

振動（977～983 cm-1）および Al－O－Al 伸縮振動（566 および 457～458 cm-1）

のピークが見られた。アルカリ水熱処理では，FA から Si および Al が溶出し，

ゼオライトが生成するため，NaFA6，NaFA12 および NaFa24 で Si－O－Si また

は Al－O－Si 非対称伸縮振動のピークが出現したと考えられる。さらに，H－O

－H 変角振動のピークは，ゼオライト表面またはキャビティー内に水分子が存

在するためである 55)と報告されており，本研究においても同様の結果が観察さ

れた。 
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 FA, NaFA6, NaFA12 および NaFA24 の物理化学的性質を Table 1-1 に示す。そ

の結果，FA の CEC は約 0.3 mmol/g であったが，NaFA6，NaFA12 および NaFA24

の CEC は，アルカリ水熱処理時間に依存して約 4～6 倍に増加した。このこと

から，アルカリ水熱処理時間により異なる CEC の Na 型ゼオライトが創製でき

た。CEC はゼオライトの吸着能を評価する指標となり，一般的にその値に依存

して陽イオンの吸着能が高くなる。また，NaFA24 の比表面積，細孔容積および

平均細孔径の値は，FA と比較してそれぞれ約 30 倍，約 98 倍および約 2.5 倍と

なった。細孔は，細孔半径 r の大きさによりミクロ孔（r≦10 Å），メソ孔（10＜

r≦250 Å）およびマクロ孔（250 Å＜r）に分類され，細孔の発達に伴い比表面積

は増大する。また，ミクロ孔が発達しているほど比表面積が大きくなる 49)。し

たがって，NaFA24 は重金属イオンに対して高い除去能力を有する可能性がある。  

酸化鉱物は，pH に依存して変化する表面電荷（変異電荷）を有する。pHpzcは，

各物質に固有の値であり，表面が正または負のどちらにも帯電していない状態

のことである。FA, NaFA6, NaFA12 および NaFA24 の pHpzcは，それぞれ 10.0, 10.0, 

10.1 および 9.9 となり，顕著な変化が認められなかった。本研究の結果より，FA

および Na 型ゼオライトの表面は，pH がおよそ 10 以下では正に，pH がおよそ

10 以上では負に帯電していることがわかった。 
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1-3-2 FA および Na 型ゼオライトによる Hg2+または Pb2+の吸着量 

FA，NaFA6，NaFA12 および NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着量を Fig. 1-3

に示す。Hg2+または Pb2+の吸着量は，FA＜NaFA6＜NaFA12＜NaFA24 の順に増大

した。また，NaFA24 への Pb2+の吸着量は，Hg2+に比べて高い値を示した。この

ことは，重金属イオンは，水和半径が小さいほど選択的に吸着されやすいこと 56)

が報告されており，Pb2+の水和半径（4.01×10-10 m）は，Hg2+の水和半径（4.22×

10-10 m）より小さいことに起因すると考えられる。また，重金属イオンは，電気

陰性度および水和エンタルピーが大きいほど選択的に吸着されやすいこと 57)が

報告されている。本実験条件下では，Pb2+の電気陰性度および水和エンタルピー

が Hg2+のそれらより高値を示すため，NaFA24 への Pb2+の吸着量は，Hg2+に比べ

て高い値を示したと考えられる。 
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吸着剤の物理化学的性質は，吸着能に関係することが知られている。したがっ

て，Hg2+または Pb2+の吸着量と吸着剤の物理化学的性質との関連性について検

討し，その結果を Table 1-2 に示す。Hg2+または Pb2+の吸着量と CEC，比表面積，

全細孔容積および平均細孔径との相関係数は，それぞれ 0.901～0.992, 0.949～

0.999, 0.967～0.998 および 0.884～0.973 となり，正の相関関係が認められた。先

行研究より，重金属イオンの吸着には，物理的要因である比表面積が関与する 13)

と報告されており，本研究も同様の結果を示した。 

 

 

 

以上のことから，アルカリ水熱処理は，FA の比表面積を増大させ，FA を再利

用するための有益な技術となることが示唆された。また，創製したゼオライトへ

の Hg2+または Pb2+の吸着には，CEC，比表面積および細孔容積が強く関与して

いることが明らかとなった。したがって，以後の吸着実験には，Hg2+または Pb2+

の吸着量が最も高い値を示した NaFA24 を用いて評価をした。 
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1-3-3 NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着速度 

 吸着剤として適用するためには，吸着量に加えて吸着速度を評価することも

重要である。NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着速度を明らかにするため，経時

的に吸着量を測定し，その結果を Fig. 1-4 に示す。NaFA24 への Hg2+または Pb2+

の吸着速度は，吸着開始約 4 時間前後で平衡に達することがわかった。 
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Fig. 1-4 の結果を Langergren の擬一次反応速度式（Pseudo-first-order model, 

PFOM）［5］58)または Ho の擬二次反応速度式（Pseudo-second-order model, PSOM）

［6］59)に適用し，反応速度定数を算出し，その結果を Table 1-3 に示す。 

 

 

ここで，qeおよびqtは，それぞれ飽和吸着量および t時間における吸着量（mg/g），

k1は擬一次反応速度定数（1/h），k2は擬二次反応速度定数（g/mg/h）である。 

擬二次反応速度式の相関係数は，Hg2+または Pb2+でそれぞれ 0.962または 0.975，

擬一次反応速度式の相関係数は，Hg2+または Pb2+でそれぞれ 0.303 または 0.302

となった。また，擬二次反応速度式における理論値（qe, cal）は，実験値（qe, exp）

と近い値を示したことから，擬二次反応速度式に適合していることがわかった。

一般に，擬一次反応速度式は外部表面へ吸着している場合に，擬二次反応速度式

は内部拡散により吸着している場合に適合する 60)。したがって，NaFA24 への

Hg2+または Pb2+の吸着は，内部拡散が関与していることが示唆された。 
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1-3-4 異なる pH における NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着量  

 異なる pH における NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着量を Fig. 1-5 に示す。

Hg2+または Pb2+の吸着量は，同様の挙動を示した。pH 2 の場合，NaFA24 の表面

は正に帯電しているため，Hg2+または Pb2+と反発すると考えられる。また，吸着

量は，H+と Hg2+または Pb2+が競合するために低い値を示したと考えられる。pH 

5 の場合，H+が減少し競合しにくいため，Hg2+および Pb2+は粘土鉱物

（phyllosilicates など）に吸着しやすくなる 42)と報告されている。すなわち，Si－

OH（Na）または Al－OH（Na）の H+または Na+は，酸性条件の場合で Hg2+また

は Pb2+とイオン交換したと考えられる。一方，水溶液中での水銀イオンの主な形

態は，pH 5 付近で Hg(OH)2 であり，pH 2～6 で少量の Hg(OH)+として存在する

40)。また，水溶液中での鉛イオンの主な形態は，pH 6～8 で Pb2+および Pb(OH)+

として存在する 61)。塩基性条件下では，Hg2+および Pb2+共に水酸化物として沈

殿するため，NaFA24 による効果を正確に評価することは困難であると考えられ

る。 

 

 



20 

 

1-3-5 異なる温度における NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着等温線 

異なる温度における NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着等温線を Fig. 1-6 に

示す。吸着温度の上昇に伴い，Hg2+の吸着量はわずかに増大し，Pb2+の吸着量は

著しく増大したことから，両イオンの吸着は，吸熱反応であることが示唆された。

また，Hg2+の吸着量は Pb2+に比べて吸着温度による影響を受けにくいことがわ

かった。吸着温度の上昇に伴う吸着量の減少または変化が小さい場合は，吸着剤

表面と金属イオン間の弱い相互作用により吸着されていることを示唆している。

したがって，Hg2+の吸着には，Pb2+の吸着に比べて物理吸着が強く関与している

可能性が示唆された。 
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NaFA24 は Na 型ゼオライトであり，キャビティーには Na+が存在している。

先行研究より，ゼオライトによる重金属イオンの吸着には，イオン交換が関与し

ていることが報告されている 62)。したがって，NaFA24 への Hg2+または Pb2+の

吸着機構を解明するために，吸着時における Na+の溶出量と Hg2+または Pb2+の

吸着量との関連性を評価し，その結果を Fig. 1-7 に示す。Hg2+または Pb2+の吸着

量と Na+の溶出量との相関係数は，それぞれ 0.973 または 0.965 の正の相関関係

を示した。この結果より，重金属イオンの吸着には，NaFA24 に含有されている

Na+とのイオン交換が関与することが示唆された。また，Table 1-2 に示したよう

に，Hg2+または Pb2+の吸着量と CEC との相関係数は 0.901～0.992 であり，重金

属イオンの除去にイオン交換が関与していることを示している。また，先行研究

においても同様の傾向が報告されている 41, 63)が，溶出した陽イオンの量は，定

量的に分析されていなかった。したがって，本研究における結果は，NaFA24 へ

の重金属イオンの吸着機構を解明するためのより詳細な情報であると考えられ

る。 
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 さらに，吸着機構を詳細に解明するために，吸着前後における NaFA24 表面へ

の Hg2+または Pb2+の結合エネルギーを測定し，その結果を Fig. 1-8 に示す。吸着

前に Si（99, 151 eV 付近）および Al（118 eV 付近）のピークが検出された。Pb2+

の吸着後には，138 および 143 eV 付近に Pb（4f）のピークが検出されたことか

ら，NaFA24 表面に Pb2+が吸着していることが示唆された。一方，Hg2+の吸着後

には，101 eV 付近に Hg（4f）のピークが検出されなかった。すなわち，Pb2+は

吸着剤表面に吸着されるが，Hg2+は表面に吸着されにくいことが示唆された。ま

た，Fig. 1-7 の結果より，Hg2+または Pb2+吸着における直線の傾きは，それぞれ

0.12 および 0.55 であり，吸着機構としてイオン交換の寄与度が異なっていた。

したがって，Pb2+の吸着機構は，Hg2+のものとは異なることが明らかとなった。 
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1-3-6 Freundlich 式および Langmuir 式の適用 

吸着機構および吸着平衡状態における吸着質と吸着剤との関連性を評価する

ために，吸着等温線の結果（Fig. 1-6）を Freundlich 式［7］および Langmuir 式

［8］に適用した 64, 65)。一般に，液相における吸着等温線は Freundlich 式に適合

することが多く，その定数である logKおよび 1/nの値から吸着能が評価できる。 

 

ここで，A は吸着量（mg/g），C は平衡濃度（mg/L），n および K は Freundlich 定

数である。定数 1/n は吸着剤と吸着質との親和力を，logK は吸着剤と吸着質と

の親和力に吸着量を加味したものである。また，定数 1/n が 0.10～0.50 の範囲に

ある場合，吸着質が吸着されやすく，1/n＞2 であれば困難である 66)とされてい

る。 

一方，Langmuir 式では表面吸着点が同等ではなく，吸着分子が強く引きつけ

る吸着点まで分布すると仮定しており，液相では式［8］で表すことができる。 

 

ここで，A は吸着量（mg/g），C は平衡濃度（mg/L），Wsおよび a は，それぞれ

飽和吸着量（mg/g）および吸着エネルギーに関連する定数（L/mg）である 67)。

吸着剤表面には，吸着質が吸着するサイトが存在し，このサイトは吸着剤表面に

均一に存在するとは限らない。しかし，Langmuir 式は，均一表面への単分子吸

着に基づき導かれたものであり，特異的な吸着機構に関する知見を得ることが

できる。 

本研究では，異なる温度における吸着等温線の結果を Freundlich 式および

Langmuir 式に適用し，Freundlich 式の定数 logK および 1/n，Langmuir 式の定数 a
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および Wsを算出し，その結果を Table 1-4 に示す。Freundlich 式および Langmuir

式の相関係数は，それぞれ 0.911～0.994 および 0.861～0.989 を示したことから，

NaFA24 表面への Hg2+または Pb2+の吸着は，単分子層吸着である可能性が示唆さ

れた。また，Pb2+の吸着における Ws の値は，吸着温度の上昇に伴い増大した。

しかし，Hg2+の吸着における Wsの値は，吸着温度の上昇に伴いわずかに減少し

た。7～45℃の吸着温度において，吸着量は変化しないことが明らかとなった。 
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1-4 小 括 

 

 水環境中からの Hg2+または Pb2+の除去を目的とし，FA から Na 型ゼオライト

を創製した。NaFA24 の CEC，比表面積，細孔容積および平均細孔径は，FA と

比較してそれぞれ約 4～6 倍，約 30 倍，約 98 倍および約 2.5 倍に増大した。

NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着能は，FA より優れており，CEC（r = 0.901～

0.992），比表面積（r = 0.949～0.999）および全細孔容積（r = 0.967～0.998）と関

連することがわかった。また，Hg2+または Pb2+の吸着において，NaFA24 に含有

されている Na+とのイオン交換が関与しているが，Hg2+または Pb2+では吸着機構

としてイオン交換の寄与度が異なることが明らかとなった。Hg2+または Pb2+は，

pH 5 で最も吸着されやすく，本実験条件下において，NaFA24 は Hg2+または Pb2+

を吸着開始から約 4 時間以内で吸着することができた。さらに，NaFA24 への

Hg2+または Pb2+の吸着量は，吸着時の温度の上昇に伴い増大したことから，吸熱

反応であることが示唆された。以上のことから，本研究結果より FA の有効的な

再利用に関する基礎的な知見を得ることができ，また，NaFA24 は水環境中から

Hg2+および Pb2+などの有害な重金属イオンを吸着したことから，有益な吸着剤

となり得る可能性が示唆された。 
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第 2 章 K 型ゼオライトへの Hg2+または Pb2+の吸着挙動 

 

2-1 緒 言 

 

近年，水の消費（SDGs の目標 6）や海水中のビニール袋の廃棄（SDGs の目標

14）などによる水環境への悪影響は，持続可能な社会の確立において大きな課題

となっている 1)。重金属には，ヒトの活動によって水環境を汚染し，生分解され

ずに食物連鎖を介して生物に蓄積し，様々な健康問題や疾病を引き起こすもの

がある 68)。鉛，水銀およびカドミウムは，ヒトの健康と水環境においてリスク

が高く重金属の「ビッグ 3」と呼ばれており 69-71)，生物に対する毒性が高い 72)。 

鉛の曝露とヒトの健康への影響との関連性については，これまで多くの研究

が報告されており，神経毒性，心血管，腎臓障害，ホルモンバランスの不均衡お

よび骨格筋の機能低下などを引き起こすことがわかっている 73)。鉛は国際がん

研究機関により，ヒトに対して発がん性がある可能性があるグループ 2B に分類

されており，飲料水問題の発生原因となっている。74, 75)。 

一方，水銀およびその化合物は，ヒトをはじめとする生物に深刻な障害を起こ

すことがある 76, 77)。したがって，2013 年に水銀に関する水俣条約が政府間交渉

委員会によって採択された。また，国際がん研究機関により，金属水銀および無

機水銀化合物は，ヒトに対する発がん性について分類できないグループ 3 に分

類されている 23)。以上のことから，水環境中からの鉛および水銀の除去は重要

であると考えられる。 

日本では，石炭火力発電所の重要性が高まっており，石炭燃焼時に FA が発生

し，2020 年の我が国における排出量は約 1200 万トン 78)，世界における排出量は

約 7 億 5000 万トンである。世界中ではそのうちの 25%がセメント，コンクリー
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ト，土壌改良剤および肥料材料として再利用されている 79)が，大部分は未利用

のままである。したがって，未利用の FA を活用するためには，新たな技術を開

発する必要がある。これまでに，FA による重金属の吸着能を向上させるための

方法は検討されており 41)，FA からゼオライトを創製するアルカリ水熱処理と呼

ばれる方法がある。アルカリ水熱処理は，廃棄物である FA の量を低減させ，重

金属に対して優れた吸着能を有する吸着剤に変換することができる。 

ゼオライトは，結晶性含水アルミノケイ酸塩の総称であり，構造としては，

様々なサイズのチャネルやキャビティーのものがあるため，吸着，イオン交換，

分子ふるい作用および触媒機能などの特徴をもつ 14, 80)。また，FA からアルカリ

水熱処理により創製したゼオライトの物理化学的性質は，原材料である FA の組

成，アルカリ性水溶液の濃度，反応温度，時間，圧力および固液比などによって

異なる 15)。したがって，FA からゼオライトを創製するためには，条件を最適化

する必要がある。第 1 章では，FA から Na 型ゼオライトを創製し，重金属に対

する吸着能に関して検討した。しかし，水酸化カリウム水溶液を用いて創製した

K 型ゼオライトについて，処理条件および物理化学的性質に関する報告は，ほと

んどない。これまでに，農業分野で肥料として使用するため，石炭灰からの K 型

ゼオライトを創製した例が報告されている 16)が，重金属の吸着能については，

詳細に評価されていない。また，活性炭の比表面積および細孔容積は，水酸化カ

リウムを用いた水熱処理により増大する 81)ことが報告されている。したがって，

水酸化カリウム水溶液を用いて創製した K 型ゼオライトは，Na 型ゼオライトと

は異なる物理化学的性質および吸着能を示す可能性がある。 

 第 2 章では，アルカリ水熱処理により FA から K 型ゼオライトを創製し，そ

れらの物理化学的性質を明らかにし，それらを用いた水環境中からの Hg2+また

は Pb2+の吸着能との関連性について評価した。 
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2-2 実験方法 

 

2-2-1 試料 

 吸着質として，鉛標準液（Pb(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3），水銀標準液（HgCl2 in 

0.1 mol/L HNO3），ナトリウム標準液（NaCl in water），マグネシウム標準液

（Mg(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3），カリウム標準液（KCl in water），カルシウム標

準液（CaCO3 in 0.1 mol/L HNO3），ニッケル標準液（Ni(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3），

銅標準液（Cu(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3），亜鉛標準液（Zn(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3），

ストロンチウム標準液（SrCO3 in 0.1 mol/L HNO3）およびカドミウム標準液

（Cd(NO3)2 in 0.1 mol/L HNO3）を用いた（富士フィルム和光純薬社製）。また，

水酸化カリウム，硝酸および水酸化ナトリウムも富士フィルム和光純薬社より

購入した。FA は第 1 章と同じものを使用し，K 型ゼオライトは水酸化ナトリウ

ム水溶液を水酸化カリウム水溶液に変更し，第 1 章と同様の方法により創製し

た。なお，処理時間は 1，3，6，12，24 および 48 時間とした（以降，それぞれ

を KFA1，KFA3，KFA6，KFA12，KFA24 および KFA48 と表記する）。 

 

2-2-2 FA および K 型ゼオライトの物理化学的性質 

2-2-2-1 物理的性質 

 SEM 写真，XRD 分析，比表面積，細孔容積および平均細孔径は，第 1 章 1-2-

2-1 と同様の方法により測定した。 

 

2-2-2-2 化学的性質 

 CEC および pHpzcは，第 1 章 1-2-2-2 と同様の方法により測定した。 
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2-2-3 K 型ゼオライトによる Hg2+または Pb2+の吸着量 

Hg2+または Pb2+の吸着量は，第 1 章 1-2-3 と同様の方法により測定した。 

 

2-2-4 KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着速度 

Hg2+または Pb2+の吸着速度は，第 1 章 1-2-4 と同様の方法により測定した。 

 

2-2-5 異なる pH における KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着量 

異なる pH における Hg2+または Pb2+の吸着量は，第 1 章 1-2-5 と同様の方法に

より測定した。 

 

2-2-6 異なる温度における KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着等温線 

異なる温度における Hg2+または Pb2+の吸着量は，第 1 章 1-2-6 と同様の方法

により測定した。また，吸着機構を評価するために，KFA48 から溶出した K+は，

ICP-OES により測定した。 

 

2-2-7 Hg2+または Pb2+の吸着における共存イオンによる影響 

初濃度 10 mg/L の二成分系水溶液（Hg2+または Pb2+に Na+, Mg2+, K+, Ca2+, Ni2+, 

Cu2+, Zn2+, Sr2+もしくは Cd2+を混合）（50 mL）に KFA48（0.01 g）を添加し，25℃，

100 rpm で 24 時間振とうした。その後，各金属イオンの濃度を ICP-OES により

測定した。 

 

2-2-8 KFA48 における Hg2+または Pb2+の吸・脱着能 

Hg2+または Pb2+の吸着量は，初濃度 250 mg/L の Hg2+または Pb2+溶液（150 mL）

に KFA48（0.15 g）を添加し，25℃，100 rpm で 24 時間振とうした後，第 1 章 1-
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2-3 と同様の方法により算出した。Hg2+または Pb2+の脱着量は，50℃で 24 時間

乾燥した Hg2+または Pb2+を吸着している KFA48（0.05 g）を 10, 100 および 1000 

mmol/L の水酸化カリウム水溶液（50 mL）に添加し，25℃，100 rpm で 24 時間

振とう後，0.45 µm メンブレンフィルターを用いてろ過し，ろ液の Hg2+または

Pb2+の濃度を ICP-OES により測定し，式［9］により算出した。 

 

 

 

ここで，B は脱着量（mg/g），C は平衡濃度（mg/L），V は液量（L），W は KFA48

の質量（g）である。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



31 

 

2-3 結果および考察 

 

2-3-1 FA および K 型ゼオライトの物理化学的性質 

FA, KFA1, KFA3, KFA6, KFA12, KFA24 および KFA48 の SEM 画像および XRD

分析の結果をFig. 2-1に示す。FAでは直径の異なる球状粒子が観察された。KFA1, 

KFA3, KFA6 および KFA12 は球体と凝集体，KFA24 および KFA48 は異なる形状

の球体と凝集体に変化し，粒子径は小さくなった。XRD 分析の結果より，FA は

石英（SiO2）および酸化アルミニウム（3Al2O3・2SiO2）で構成されており，FA, 

KFA1, KFA3, KFA6 および KFA12 の XRD には，顕著な変化が認められなかっ

た。しかし， KFA24 および KFA48 の XRD では， F 型ゼオライト

（(K13.5Si10Al10O40)(OH)3・13H2O）の結晶が生成し，ゼオライトに変換されてい

ることが明らかとなった。 
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本実験条件下では，水酸化カリウム水溶液を使用して FA をゼオライトに変換

するのに必要な時間は，約 24 時間であり，水酸化ナトリウム水溶液を使用した

場合と比較して長くなった。 

FA, KFA1, KFA3, KFA6, KFA12, KFA24およびKFA48の物理化学的性質を Table 

2-1 に示す。pHpzc は，吸着剤の違いにより大きな差が認められず，Na 型ゼオラ

イトと同程度となった。CEC およびミクロ孔容積（r≦10 Å）は，吸着能に影響

を与えること 41)が報告されている。KFA24 および KFA48 の CEC およびミクロ

孔容積は，FA と比較して，それぞれ 23.2～61.9 倍および 100 倍の値を示した。

したがって，アルカリ水熱処理は，FA の CEC およびミクロ孔容積を増大させる

ことが明らかとなった。また，KFA6 および KFA12 の比表面積，メソ孔容積お

よび全細孔容積は，他の吸着剤に比べて高い値を示した。さらに，本研究で創製

した K 型ゼオライトの CEC およびミクロ孔容積は，第 1 章で創製した Na 型ゼ

オライトと比較して高い値を示した。したがって，水酸化カリウム水溶液を用い

た場合，水環境中からの有害重金属の除去能が異なる吸着剤が創製できている

可能性が考えられる。 
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2-3-2 K 型ゼオライトによる Hg2+または Pb2+の吸着量 

FA, KFA1, KFA3, KFA6, KFA12, KFA24 および KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸

着量を Fig. 2-2 に示す。Hg2+または Pb2+の吸着量は，FA または KFA1＜KFA3＜

KFA6＜KFA12＜KFA24＜KFA48 の順に増大し，KFA48 への Pb2+の吸着量は，

Hg2+の吸着量と比較して高い値を示した。また，K 型ゼオライトへの吸着量は，

Na 型ゼオライトに比べて高い値を示したため，水環境中から Hg2+および Pb2+を

除去するための有益な吸着剤となる可能性が示唆された。 
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Hg2+または Pb2+の吸着量と Table 2-1 の物理化学的性質との関連性について検

討し，その結果を Table 2-2 に示す。Hg2+または Pb2+の吸着量と CEC，pHpzcおよ

びミクロ孔容積との間には，Hg2+の場合，それぞれ 0.928～0.950，0.843 および

0.882，Pb2+の場合，それぞれ 0.986～0.999，0.921 および 0.980 の正の相関関係が

認められた。K 型ゼオライトへの Hg2+または Pb2+の吸着量は，物理化学的性質

に強く関与することが明らかとなった。また，KFA24 および KFA48 への Pb2+の

吸着量は，第 1 章で創製した Na 型ゼオライトと比較して高値を示した。このこ

とは，K 型ゼオライトの CEC およびミクロ孔容積が Na 型ゼオライトのものに

比べて高い値を示したためであると考えられる。なお，以後の吸着実験には，

Hg2+または Pb2+の吸着量が最も高い値を示した KFA48 を用いて評価を行った。 
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KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着能とこれまでに報告されている他の吸着剤

への吸着能と比較した結果をそれぞれ Table 2-3 または Table 2-4 に示す 82-90)。

KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着量は，これまでに報告されている多くの吸着

剤への吸着量と比較して，高い吸着能を示した。したがって，創製した KFA48

は，Hg2+または Pb2+を除去するために有益な吸着剤となることが示唆された。 
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2-3-3 KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着速度 

KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着速度の結果を Fig. 2-3 に示す。その結果，

Hg2+または Pb2+の吸着量は，それぞれ吸着開始約 3 時間または 6 時間で平衡状

態に達することがわかった。吸着開始直後の吸着量の著しい増大は，KFA48 へ

の Hg2+または Pb2+の吸着サイトへの吸着によるものであり，その後，KFA48 の

表面での Hg2+または Pb2+の拡散が制限され，吸着平衡に達したと考えられる。

先行研究においても同様の傾向が報告されている 91)。 
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KFA48 への吸着速度の結果を擬一次反応速度式［5］および擬二次反応速度式

［6］に適用し，反応速度定数を算出し，その結果を Table 2-5 に示す。擬二次反

応速度式の相関係数は，Hg2+または Pb2+でそれぞれ 0.996 または 0.998，擬一次

反応速度式の相関係数は，Hg2+または Pb2+でそれぞれ 0.515 および 0.602 となっ

た。また，擬二次反応速度式における理論値（qe, cal）は実験値（qe, exp）と近い

値を示したことから，擬二次反応速度式に適合していることがわかった。したが

って，KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着には，内部拡散が関与していることが

示唆された。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



38 

 

2-3-4 異なる pH における KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着量 

pH は，Hg2+および Pb2+の吸着能を評価する際に重要な要因の一つである。異

なる pHにおけるKFA48へのHg2+または Pb2+の吸着量の結果を Fig. 2-4に示す。

pH 5～9 では，pH の増大に伴い吸着量は減少したが，pH 2 ではほとんど吸着し

なかった。酸性領域の場合，KFA48 の表面は H+で覆われているため，Hg2+また

は Pb2+が吸着できなかったと考えられる。先行研究より，水溶液中でゼオライト

は重金属イオンより H+と相互作用しやすい 92)ことが報告されている。 

 

 

 

次に，KFA48 表面が正に帯電している場合の反応式［10］を示す 93)。 

 

正に帯電しているKFA48の表面とHg2+または Pb2+との間では静電的に反発す

るため，KFA48に保持されているK+とのイオン交換能が低くなると考えられる。

pH が上昇するとヒドロキシ基の脱プロトン化が増加し，KFA48 の陰イオンの吸
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着サイトが増加することにより，Hg2+および Pb2+の吸着量が増大したと考えら

れる。しかし，pH＞6 では Hg2+および Pb2+の吸着量は増加しなかった。水溶液

中における Pb のイオン形態には，Pb2+, Pb(OH)+, Pb(OH)2, Pb(OH)3
-, Pb(OH)4

2-, 

Pb2(OH)3
+および Pb3(OH)4

2+がある 61)。Pb の主な形態は，pH＜7 では Pb2+および

Pb(OH)+があるのに対し，pH＞7～8 では Pb(OH)2, Pb(OH)3
-および Pb(OH)4

2-があ

り，また，pH＞6 ではヒドロキシ基の脱プロトン化が起こる 94)。この原因は，負

に帯電した Pb の形態と負に帯電した KFA48 表面との間で静電的な反発が生じ

たためと考えられる。したがって，Pb2+の吸着量は，pH＞7 において低下したも

のと考えられる。 

一方，水溶液中における Hg のイオン形態には，pH＜3 で Hg2+，pH＞5 で

Hg(OH)2，pH 2～6 で Hg(OH)+がある 95)。また，塩化水銀の水溶液を用いた場合

には，pH の違いにより，Hg(OH)3
-, Hg(OH)2, Hg(OH)+, HgCl4

2-, HgCl3
-, HgCl2, HgCl+

および Hg(OH)Cl などが存在する 96)。pH 2 では，KFA48 表面が正に帯電した状

態となり，Hg(OH)+や HgCl+などとの間に静電的な反発が生じやすく，Hg2+吸着

量は低い値を示したと考えられる。pH 5 では，正に帯電した Hg(OH)+や HgCl+

などの形態が減少し，負に帯電した HgCl3
-の形態が増加する。したがって，Hg2+

の吸着量は，正に帯電した KFA48 表面と HgCl3
-との間に静電的な相互作用が起

こるため，増大したと考えられる。また，塩基性条件下における KFA48 への Hg2+

の吸着能は，Hg(OH)2の形態が増加し，水溶液中の水酸化物イオンが増大するた

め，低い値を示したと考えられる。 
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2-3-5 異なる温度における KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着等温線 

 異なる温度における KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着等温線を Fig. 2-5 に示

す。Hg2+または Pb2+の吸着量は，初濃度の増大に伴い増大した。また，Pb2+の吸

着量は，吸着温度の上昇に伴い増大したことから，KFA48 への Pb2+の吸着は，

吸熱反応であることが示唆された。一方，Hg2+の吸着量は，吸着温度の違いによ

り顕著な差が認められなかったため，KFA48 への Hg2+の吸着機構は，Pb2+のも

のと異なるものと考えられる。 
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第 1 章と同様に，KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着機構を解明するために，

吸着時における K+の溶出量と Hg2+または Pb2+の吸着量との関連性を評価し，そ

の結果を Fig. 2-6 に示す。Hg2+または Pb2+の吸着量と K+の溶出量との相関係数

は，それぞれ 0.946 または 0.958 の正の相関関係を示したことから，Hg2+または

Pb2+の吸着にはイオン交換が関与していることが明らかとなった。 
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吸着機構を解明するために，吸着前後における KFA48 表面への Hg2+または

Pb2+の結合エネルギーを測定し，Fig. 2-7 に示す。Pb2+の吸着後は，138 および 143 

eV 付近に Pb（4f）のピークが検出されたことから，KFA48 表面に Pb2+が吸着し

ていることが示唆された。また，KFA48 の表面特性は，Pb2+の吸着能に強く関与

している可能性があり，Table 2-2 においても CEC と Pb2+の吸着量との関連性が

認められた結果と一致した。一方，Hg2+の吸着後は，101 eV 付近に Hg（4f）の

ピークは検出されなかったが 67 eV 付近に Hg（5p）のピークが検出された。こ

のことから，KFA48 表面に Hg2+が吸着していることが明らかとなった。 

 

 

 

2-3-6 Freundlich 式および Langmuir 式の適用 

吸着機構に関する知見を得るために，第 1 章で用いた Freundlich 式［7］およ

び Langmuir 式［8］に適用して吸着等温線を解析した 64, 65)。Freundlich 式は不均

一表面への吸着に，Langmuir 式は単分子層および均一吸着に適用可能なモデル

である 41)。Freundlich 式の吸着定数 logK および 1/n，Langmuir 式の定数 a および
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Wsを算出した結果を Table 2-6 に示す。Freundlich 式および Langmuir 式の相関係

数は，それぞれ 0.960～0.997 および 0.904～0.987 を示し，両式に適合した。した

がって，KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着は，単分子層吸着であることが示唆

された。Pb2+の飽和吸着量（Ws）は，吸着温度の上昇に伴い増大したことから，

KFA48への Pb2+吸着は吸熱反応であるものと考えられる。しかし，Hg2+のWsは，

定数の違いにより大きな差が認められなかった。また，Freundlich 式の定数 1/n

は，0.25～0.33 であることから，Hg2+または Pb2+は KFA48 に対して吸着されや

すいと考えられる。KFA48 への Hg2+の吸着における Freundlich 定数 logK および

Langmuir定数Wsは，NaFA24と比較してすべての吸着温度で低い値を示したが，

KFA48 への Pb2+の吸着における logK および Wsは，NaFA24 と比較してすべての

吸着温度で高い値を示した。 
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2-3-7 Hg2+または Pb2+の吸着における共存イオンによる影響 

水環境または工場排水には，様々な金属が存在することから，KFA48 への Hg2+

または Pb2+の吸着における共存イオンによる影響について検討し，その結果を

Table 2-7 に示す。共存する金属イオンとしては，Na+, Mg2+, K+, Ca2+, Ni2+, Cu2+, 

Zn2+, Sr2+および Cd2+とした 53, 89, 97, 98)。 
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KFA48 による Hg2+または Pb2+の除去率は，単成分系水溶液でそれぞれ 14.0%

または 75.7%であったが，二成分系水溶液でそれぞれ 4.6～16.2%または 60.7～

75.7%となった。しかし，Na+または K+と共存する場合，他の金属と共存する場

合に比べて Hg2+の除去率が低い値を示したことから，KFA48 の吸着能に顕著に

影響を与える可能性が示唆された。また，水環境中での金属イオンの吸着能は，

水和イオン半径，電気陰性度および水和エンタルピーに影響される 57, 89, 97)こと

が報告されている。以上のことから，KFA48 は，Hg2+または Pb2+の選択的な吸

着が可能であると考えられる。吸着能は，共存する陽イオンの電子密度や水和イ

オン半径などが影響すると考えられる。 
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2-3-8 KFA48 における Hg2+または Pb2+の吸・脱着能 

一般的に吸着剤は，再利用できることが望ましく，吸・脱着能について検討す

る必要がある。したがって，KFA48 の実用化を考慮し，Hg2+または Pb2+の吸・脱

着量を測定し，その結果をFig. 2-8に示す。ゼオライトは陽イオン交換能があり，

陽イオンの吸着量は pH により影響される。本研究において，脱着液としては，

10～1000 mmol/L 水酸化カリウム水溶液を用いた。その結果，Hg2+または Pb2+は

KFA48 から脱着され，脱着量は水酸化カリウム水溶液の濃度の上昇に伴い増大

した。Hg2+または Pb2+の脱着率は，それぞれ 37.5～68.3%または 0.05～54.9%で

あった。Pb2+は脱着液の濃度が低い場合，脱着されなかったが，高い場合には，

脱着された。本研究では 1 回のみ吸・脱着した結果であり，今後，吸着剤の繰り

返し吸・脱着量を評価することが必要であると考えられる。 
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2-4 小 括 

 

 FA から K 型ゼオライトを創製した。KFA48 の CEC，pHpzcおよびミクロ孔容

積は，他のゼオライトよりも高い値を示した。また，Hg2+または Pb2+の吸着には，

CEC，pHpzc およびミクロ孔容積などの物理化学的性質が関与することがわかっ

た。さらに，KFA48 における Hg2+または Pb2+の吸着量と K+の溶出量との相関係

数は，それぞれ 0.946 または 0.958 となり，正の相関関係を示した。したがって，

吸着機構には KFA48 に含有されている K+とのイオン交換が関与していること

が示唆された。また，Hg2+または Pb2+吸着後に Hg（5p）または Pb（4f）の結合

エネルギーが認められたことから，吸着剤表面の性質が Hg2+および Pb2+の吸着

に重要な因子の一つであると考えられる。さらに，吸着等温線および吸着速度の

結果より，KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着には，単分子層吸着および内部拡

散が関与していることが示唆された。KFA48 に吸着された Hg2+および Pb2+は，

水酸化カリウム水溶液により脱着することが可能であり，KFA48 は，Hg2+また

は Pb2+の除去に有用な吸着剤であることが明らかとなった。また，KFA48 は，

Hg2+または Pb2+と Na+, Mg2+, K+, Ca2+, Ni2+, Cu2+, Zn2+, Sr2+または Cd2+のいずれか

を含む二成分系水溶液からの Hg2+および Pb2+吸着において選択性を示すことが

明らかとなった。以上のことから，KFA48 は，水環境の重金属汚染の改善に役

立ち，持続可能な社会構築に寄与できる吸着剤となる可能性があると考えられ

る。 
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総 括 

 

 持続可能な開発のための 2030 アジェンダが国連で採択され，特に目標 7（エ

ネルギーをみんなに そしてクリーンに）および目標 12（つくる責任 つかう責

任）は，世界中で廃棄物を削減するための有用な再利用技術の開発を目指すため

の項目である。また，日本では「資源の有効な利用の促進に関する法律」が採択

され，廃棄物から有用な材料への変換技術が着目されている。その中でも，指定

副産物に分類される石炭フライアッシュ（FA）の処理が深刻な問題となってお

り，新たな再利用のための技術開発が望まれる。その一つに FA を機能性材料で

あるゼオライトに変換する技術がある。本論文では，重金属による水環境汚染を

改善するため，FA 由来ゼオライトを用いた水質浄化技術の開発を指向し，アル

カリ水熱処理により FA から Na 型ゼオライトおよび K 型ゼオライトを創製し，

有害重金属である Hg2+または Pb2+の吸着能および吸着機構について検討した。 

 第 1 章では，アルカリ水熱処理により FA から創製した Na 型ゼオライトの物

理化学的性質を明らかにし，水溶液中における Hg2+または Pb2+の吸着能および

吸着機構について検討した。SEM 画像より，FA は表面が平滑な直径の異なる球

状粒子であったが，アルカリ水熱処理後では，表面起伏のある物質が生成し，そ

の変化は処理時間に依存して顕著となった。また，XRD 分析の結果より，FA は

主に石英および酸化アルミニウムを含有していたが，アルカリ水熱処理後には，

FA 表面にハイドロソーダライトおよび P 型ゼオライトの結晶が生成しているこ

とが認められた。さらに，アルカリ水熱処理を行うことにより，物理化学的性質

である CEC，比表面積，細孔容積および平均細孔径は，FA と比較してそれぞれ

約 4～6 倍，約 30 倍，約 98 倍および約 2.5 倍に増大した。Hg2+または Pb2+の吸

着量と吸着剤の物理化学的性質との関連性について検討した結果，吸着には，
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CEC，比表面積および全細孔容積が強く関与していることが明らかとなった。ま

た，吸着機構を解明するために，吸着時における Na+の溶出量と Hg2+または Pb2+

の吸着量との関連性について検討した結果，イオン交換が関与していることが

示唆されたが，Hg2+および Pb2+ではイオン交換の寄与度が異なることが明らか

となった。さらに，吸着前後における NaFA24 表面への Hg2+または Pb2+の結合

エネルギーを測定した結果，Pb2+は吸着剤表面にも吸着されるが，Hg2+は表面に

吸着しにくいことが明らかとなった。NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着速度

は，吸着開始約 4 時間で平衡に達し，擬二次反応速度式に適合した。したがっ

て，NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着は，内部拡散が関与していることが示唆

された。また，NaFA24 への Hg2+または Pb2+の吸着量は，吸着温度の上昇に伴い

増大したことから，吸熱反応であることが示唆された。さらに，その結果を

Freundlich 式および Langmuir 式に適用した結果，両式共に高い相関関係が認め

られたことから，NaFA24 表面への Hg2+または Pb2+の吸着は，単分子層吸着であ

る可能性が示唆された。 

 第 2 章では，アルカリ水熱処理により FA から K 型ゼオライトを創製し，そ

れらの物理化学的性質を明らかにし，それらの特性と水環境中からの Hg2+また

は Pb2+の吸着能および吸着機構について検討した。SEM 画像より，アルカリ水

熱処理を行うことにより，K 型ゼオライトは異なる形状の球体と凝集体に変化

し，粒子径は小さくなった。また，KFA48 の XRD では，F 型ゼオライトの結晶

が認められ，ゼオライトに変換されていることが示唆された。さらに，KFA48 の

CEC，比表面積およびミクロ孔容積は，FA と比較してそれぞれ約 23～62 倍，約

34 倍および約 100 倍の値を示し，第 1 章で創製した Na 型ゼオライトと比較し

て高い値を示した。Hg2+または Pb2+の吸着量と吸着剤の物理化学的性質との関

連性について評価した結果，Hg2+または Pb2+の吸着には，CEC，pHpzc およびミ
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クロ孔容積などの物理的性質と化学的性質が強く関与することが明らかとなっ

た。また，KFA48 における Hg2+または Pb2+の吸着量と K+の溶出量との関連性に

ついて評価した結果，KFA48 に含有されている K+とのイオン交換も関与してい

ることが示唆された。さらに，Hg2+または Pb2+の吸着後にそれぞれの結合エネル

ギーが検出されたことから，吸着剤表面の性質が重要な因子の一つであること

が明らかになった。吸着等温線および吸着速度の結果より，KFA48 への Hg2+ま

たは Pb2+の吸着には，単分子層吸着および内部拡散が関与していることが示唆

された。また，KFA48 への Hg2+または Pb2+の吸着における共存イオンによる影

響を検討した結果，KFA48 は，Na+, Mg2+, K+, Ca2+, Ni2+, Cu2+, Zn2+, Sr2+または Cd2+

のいずれかを含む二成分系水溶液からの Hg2+または Pb2+の吸着は，選択性を示

すことが明らかとなった。さらに，KFA48 の実用化を考慮し，Hg2+または Pb2+

の吸・脱着量を測定した結果，KFA48 に吸着された Hg2+または Pb2+は，水酸化

カリウム水溶液により，容易に脱着可能であることが明らかとなった。 

 以上のことより，FA のアルカリ水熱処理により創製した Na 型ゼオライトお

よびK型ゼオライトは，Hg2+または Pb2+の除去に有用であることが示唆された。

本研究結果は，FA の有効的な利活用および重金属による水質汚染の両問題の解

決に寄与できる知見であると考えられる。 
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