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第 1 章 序論 

 

1.1. はじめに 

 2011 年に発⽣した東⽇本⼤震災に伴う東京電⼒福島第⼀原⼦⼒発電所（以後、福島原発

とする）で起きた原⼦⼒事故（以後、福島原発事故とする）では多くの放射性物質が放出さ

れた[1]。環境放出された放射性物質の中でも、放射性セシウムの影響は⼤きく、事故から

およそ 10 年が経とうとしている現在でも、その影響は残り続けている。この放射性セシウ

ムは、⼟壌中の粘⼟鉱物に強く固定されており、容易に除去できない[2]。そこで、放射性

セシウムで汚染された⼟壌を剥ぎ取る除染⽅法が広く採⽤された。しかし、この除染⽅法の

問題点として、発⽣する放射性廃棄物の量が莫⼤であること、⼟壌環境が⼤きく変化してし

まうことが指摘される。これらの汚染⼟壌の処理⽅法としては、様々な提案がなされている

ものの、いずれも⾼コスト、⾼環境負荷などが問題となっている。また、森林において除染

の必要性が指摘されているものの[3]、⾯積の広さや費⽤の観点から除染することは難しい

状況である。 

放射性セシウムの除染がなされていない場所においては、⾼濃度のセシウムを含む植物が

報告されている[4-9]。放射性セシウムは強く⼟壌に固定されていることを勘案すると、植

物は何らかのメカニズムによって⼟壌に固定されたセシウムを吸収していると考えること

ができる。植物は元素獲得のために有機酸を⽣産するが、⼟壌に固定された放射性セシウム

の溶出には⼗分な効果ではない。この点を踏まえると、植物ではない第三者が要因となって

放射性セシウムの溶出を促進していることが予想できる。 

近年の研究において、粘⼟鉱物のセシウムの溶出挙動に、微⽣物の⽣産物が影響を与える

ことが明らかにされ[10]、特に第⼆鉄に強いキレート能⼒を持つ物質（シデロホア）が着⽬

されている[11, 12]。しかし、シデロホアと粘⼟鉱物に吸着したセシウムに関しての研究例

は少なく[10-12]、詳細は明らかになっていない。植物を⽤いた低環境負荷の汚染物質原位
置除去法であるファイトレメディエーションに、シデロホアを応⽤する研究例は数報のみ
存在するが[13, 14]、シデロホアの植物毒性を報告するなど、実際に適⽤するには課題が多

く残っている。シデロホアにより放射性セシウムの溶出が促進される現象は、従来では⼟壌

中で固定されていると考えられていた放射性セシウムが、微⽣物や植物の恒常的な活動に

より移⾏することを⽰しており、この知⾒はファイトレメディエーションの開発のみなら

ず、放射性セシウムの環境動態評価や放射性廃棄物の安全管理への応⽤も期待できる。 

本研究は、⼀部でしか報告のないシデロホアの存在による、粘⼟鉱物に吸着したセシウム

の溶出現象の詳細を明らかにし、環境中の放射性セシウムのファイトレメディエーション
や動態評価に関する基礎的知⾒を得ることを⽬的とする。 

以下に、本研究に関連する先⾏研究の概要として、放射性セシウムの重要性と環境中の放

射性セシウム、粘⼟鉱物へのセシウム吸着、シデロホアとセシウム溶出現象、微⽣物の影響

について述べる。 
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1.2. 先⾏研究の概要 

 

1.2.1. 放射性セシウムの重要性と環境中の放射性セシウム 

放射線はヒトの体内外において影響を与え、放射線障害をもたらす[15]。⼤気圏内核爆発

実験による放射性物質の環境放出は、UNSCEAR 2000 年レポートによれば、放射性セシウ

ム‒137の放出量はおよそ 545 PBqと⾒積もられている他、765 PBq [16]とも報告されてい

る。⼤気圏内核爆発実験のほかに、原⼦⼒災害事故時においても⼤量の放射性核種が環境放

出される場合がある。1986年 4⽉のチェルノブイリ原⼦⼒発電所 4号炉で起きた原⼦⼒事

故（以後、チェルノブイリ原発事故とする）や、2011 年 3⽉に起きた福島原発事故では多

くの放射性物質が放出された。チェルノブイリ原発事故によって放出された量は、

UNSCEAR 2000 年レポートによると放射性ヨウ素‒131 が 1760 PBq、放射性セシウム‒137
が 85 PBqと推測されている。福島原発事故では、放射性ヨウ素‒131 が 100〜500 PBq、放

射性セシウム‒137 が 6〜20 PBq と推測されている[1]。原⼦⼒施設の建屋は、放射性物質

の閉じ込め機能を有している。この閉じ込め機能が喪失することにより環境中へと放射性

物質が放出される。したがって、気体状態などの放射性物質ほど環境放出されやすい。原⼦

⼒施設で発⽣する放射性元素のうち、沸点が低いものとしてキセノン（-108˚C）やヨウ素

（184˚C）、セシウム（678˚C）が考えられる。放射線防護の観点から、これらのうちヒトへ
の影響が⼤きいものは放射性ヨウ素と放射性セシウムである。放射性ヨウ素は、ヒトの甲状

腺に集積しやすく、結果甲状腺ガンリスクの上昇につながると考えられる。放射性セシウム

はヒトの筋⾁に集積しやすく、また放射線のエネルギーも強いためヒトへの影響は考慮す

べきである。放射性キセノンは希ガスであるため反応性は低く、また⽣物学的半減期が短い

ため影響は⼩さいと評価できる。⼀⽅で、各核種の半減期に注⽬すると、放射性 I‒131 はお

よそ 8⽇で放射性セシウム‒134 はおよそ 2 年、放射性セシウム‒137はおよそ 30 年である。

これより、放射性ヨウ素‒131 などの短半減期核種は、崩壊によってすぐに減少するが、放

射性セシウム‒134 および放射性セシウム‒137 の⻑半減期核種は崩壊による減少が期待で

きず、影響が⻑期化することが懸念される[17, 18]。したがって、環境中の放射性セシウム

について、除去法の確⽴や正確な環境動態評価は⾮常に重要度の⾼い課題である。 

福島原発事故直後における放射性セシウムの多くは、福島原発を中⼼として北⻄⽅向にフ
ォールアウトした。汚染した森林の 66%は森林⽣態系であった[17]。3⽉の福島は冬で、広

葉樹は散っていたことなどもあり、表層部（リター層や O 層）が主なセシウム源となって

いた[19] 。またフォールアウトしたセシウムのうち、2.1％から 12.8％は易交換性として保
持されていた[20]。リター層などの表層部に存在していたセシウムは、徐々に⼟壌へと移⾏
した[21]。チェルノブイリ原発での事故後においても、数⼗年間は⼟壌がセシウムを保持し、

汚染源となっていた[22]。チェルノブイリ原発事故によりフォールアウトした放射性セシ

ウムで汚染された⼟壌では、10-21%の放射性セシウムが⽔および酢酸アンモニウムにより

溶出した[23-25]。また、73%は酸による溶出でも脱離しなかった[24]。⼤気圏核実験フォ
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ールアウトに由来する放射性セシウムに関して、福島原発事故以前の⻘森県内⼟壌におい

て、酢酸アンモニウムにより溶出する放射性セシウム量は 10%であった[26]。福島原発事

故後 5 ヶ⽉経過した⼟壌を 1M 塩化アンモニウムで抽出したところ、20-25%の放射性セシ

ウムが溶出し、続いて 1M 酢酸アンモニウム溶液で抽出したところ、2-8%が溶出した[27]。

福島原発事故後 2 年経過した⼟壌からの放射性セシウム溶出量は、4.8-26.5％と⼟壌によっ

て⼤きく異なる[2]。 

⼟壌中におけるセシウムは、主として粘⼟鉱物に吸着する[28]。砂質⼟壌、グライ⼟壌、

森林⼟壌、牧草地⼟壌、および河⼝シルトの 5種類に関して、粒径の⼩さな画分ほど放射性

セシウム濃度は⾼くなり[29]、セシウムの 69-93％が粘⼟画分（24-27%）へと吸着してい

る[30]。粘⼟鉱物が放射性セシウムの吸着に寄与していることは、⼤気圏核実験フォールア

ウトに由来する放射性セシウムに関して報告されている[26]。また福島原発事故後の福島

県においても、⼟壌の粘⼟画分が増加すると、⼟壌のセシウム保持能⼒が増加し[20]、特に

雲⺟類などの粘⼟鉱物の寄与が報告されている[2]。 

以上より、環境放出された放射性セシウムは、⼟壌中の粘⼟鉱物へと移⾏し吸着している

と考えられる。したがって、粘⼟鉱物へのセシウムの吸着を考えることは、環境中のセシウ

ムを取り扱う上では、重要なテーマのひとつである。 

 

1.2.2. 粘⼟鉱物へのセシウムの吸着 

 放射性セシウムを強く吸着する雲⺟類などの粘⼟鉱物は、シート構造物が規則的な配列
で重なっている構造を有している（層状粘⼟鉱物）。粘⼟鉱物中の原⼦の⼀部は同型置換が

起こることが知られている。ケイ素がアルミニウムに置換されたり、アルミニウムが鉄やマ
グネシウムと置換されたりする。同型置換により粘⼟鉱物全体として電荷の平衡が崩れ、そ

の結果粘⼟鉱物は負電荷を帯びている状態となる（永久負電荷）。粘⼟鉱物はカリウム、ナ
トリウム、カルシウム、マグネシウムなどのカチオンによって、電荷のバランスを調整する

ため、カチオンを吸着する能⼒を有する。これらの吸着メカニズムは基本的にはイオン交換
であり、セシウムともイオン交換することができる[31]。 

 層状粘⼟鉱物では、カチオンの吸着サイトは、表⾯部分、エッジ部分、層間内部の 3種類
が考えられ[32]、セシウムイオンは、これらのサイトへの吸着は線形関係にはならず、選択
性があることが報告されている[33]。これには、⾵化作⽤によりほつれた粘⼟鉱物のエッジ
部分（フレイドエッジサイト、FES）が⼤きく関わっている[34]。イライトや⿊雲⺟は、FES
の存在によってカリウムやセシウムの選択性が⾮常に⾼くなる[35]ほか、セシウムのイオ
ン交換はカルシウムよりもカリウムのほうが有効である[36]。このような粘⼟鉱物へのセ

シウムの吸着に影響を及ぼす要因として、セシウム濃度、粘⼟鉱物の種類、競合イオン、接
触時間が指摘されている[31]。セシウム濃度が低くなるにつれて、セシウムの分配係数は⾼

くなっていく。これは、カチオンの吸着サイト（表⾯部分、エッジ部分、層間内部）に選択
性があることを⽰している。セシウムの吸着サイトは、実験的には FES と中間的な吸着サ
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イト（TypeⅡ sites）が観察され[37]、セシウムの吸着モデルの検討も⾏われている[38]。

粘⼟鉱物の種類に関しては、⿊雲⺟、モスコバイト、普通⾓閃⽯は⽐較的セシウムを吸着す

る⼀⽅で、フルオライト、⽯英、アパタイト、カルサイト、ギブサイト、マグネタイトなど

はほとんど吸着しない[39, 40]。このような鉱物による違いは、カチオン交換容量（CEC）

や BET⽐表⾯積との関連が指摘されているものの、実験系で使⽤されたセシウム濃度によ

り、関係が変化することもある[31]。カリウム、ナトリウム、カルシウム、マグネシウムは

セシウムと競合しやすく、また、粘⼟鉱物の層間のカチオンもセシウムとの競合に影響を与

える[31]。バーミキュライトにおけるセシウムの吸着は、時間をかけて平衡状態に達する挙

動を⽰す[33]。福島県におけるセシウムの吸着状態は、X 線吸収微細構造（XAFS）法の⼀

つである広域 X線吸収微細構造（EXAFS）分析により、内圏型の表⾯錯体を形成、すなわ
ち鉱物の持つ酸素原⼦と直接に結合していることが明らかにされている[41]。⼀⽅でカル
シウムイオンなどは、セシウムとは異なり、⽔和状態のまま吸着される（外圏型の表⾯錯体）

[42]。粘⼟鉱物の構造は、直接的に観察するには⾮常に⼩さいため、近年モンテカルロシミ
ュレーション、古典分⼦動⼒学法、密度汎関数理論による解明が試みられている[43]。これ

らにより、表⾯部分[44]、エッジ部分[45]、フレイドエッジサイト[46-48]、層間内部[48-
50]におけるセシウム吸着の詳細が明らかになってきている。 

 以上より、粘⼟鉱物へのセシウム吸着を考える上では、セシウムの濃度、粘⼟鉱物の種類
と、それに起因するセシウムの吸着サイトが重要であると⾔える。⼀⽅、粘⼟鉱物へのセシ

ウム吸着メカニズムについては、実験的な測定には限界があり、近年は計算化学によるシミ
ュレーションを組み合わせることで解明が進められている。 

 

1.2.3. シデロホアとセシウム溶出現象 

鉄は地球上で 4番⽬に存在量の多い元素であり、主として、第⼀鉄（Fe2+）および第⼆鉄

（Fe3+）として存在している。鉄の価数の違いは、酸化還元反応において重要であり、その

ため多くの⽣物にとって鉄は必須元素の⼀つである。環境中における鉄の多くは、酸化第⼆

鉄（Fe2O3）や⽔酸化第⼆鉄（Fe(OH)3）の状態で存在しており、⽔溶態の濃度は⾮常に⼩
さい（> 10-10M）[51]。そこで、⼀部の⽣物は、鉄の取得のためにシデロホア（Siderophore）
と呼ばれるキレート剤を⽣産する[52]。有機酸は鉄とキレートを成すため広義にはシデロ

ホアと考えることができるが、本論⽂においては有機酸はシデロホアに含まないものとす

る。シデロホアは、第⼆鉄との安定度定数が 1030 以上と⾼く、10 kDa以下程度の低分⼦の

有機化合物である[53]。シデロホアにより輸送された第⼆鉄は、細胞内で⽔溶性の第⼀鉄に

変換され利⽤される[54]。 

シデロホアは、鉄以外の⾦属に対しても⾼いキレート能⼒を有しており（表 1‒1）、難溶解
性の⾦属元素の循環を促進するなど、環境中における元素循環に対して重要な役割をなし

ている[55]。シデロホアであるデフェロキサミン‒B（DFOB）は様々な⾦属イオン（Al、Bi、
Ca、Cd、Co、Cu、Ga、In、La、Mg、Ni、Pb、Pu、Sn、Sr、Yb、Zn）とキレートを形成
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表 1‒1 シデロホアと⾦属とのキレート形成能⼒ 

⾦属 DFOB ムギネ酸 Pyoverdine Pyochelin 微⽣物シデロホア 

Mg 4.3 - - - - 

Al 24.14 - ○ - - 

Ca 2.64 3.81 - - - 

Sc - - - - ○ 

V - - - - ○ 

Cr - - ○ ○ ○ 

Mn - 8.3 - ○ 17.3 

Fe3+ 30.6 - 30.8 - 29.6 
Fe2+ - 10.14 9.78 - 8.3 

Co 10.31 - ○ ○ - 

Ni 10.9 14.92 ○ ○ ○ 

Cu 14.12 18.101 ○ ○ 22.3 

Zn 9.55-11.7 12.692 ○ ○ 19.8 
Ga 28.17 - ○ - ○ 

Sr 2.2 - - - - 

Mo - - - - ○ 

Ag - - ○ ○ - 

Cd 7.88 - ○ ○ - 

In 20.6 - - - ○ 

Sn 21.14 - ○ - - 

La 10.89 - - - - 

Eu - - ○ ○ - 

Tb - - ○ ○ - 

Yb 16 - - - - 

Hg - - ○ ○ - 

Tl - - ○ ○ - 

Pb 10 - ○ ○ - 

Bi 23.5 - - - - 

Th - - - - ○ 

U - - - - ○ 

Pu 30.8 - - - ○ 

Cm - - 19.3 - - 

 

値は logKを表す。また、○はキレートを形成することを表している。 
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する[56-59]。これらの⾦属と DFOBのキレート能⼒（安定度定数）は、⾦属の第⼀加⽔分

解定数と相関がある[60]。植物の⽣産する強⼒なシデロホアであるムギネ酸も同様、様々な

⾦属（Ca、Cu、Mn、Ni、Zn）とキレートをなす[61]。微⽣物が⽣産するシデロホアも、

様々な⾦属イオン（Ag、Al、Cd、Cm、Co、Cr、Cu、Eu、Ga、Hg、In、Mn、Mo、Ni、
Pb、Pu、Sc、Sn、Tb、Th、Tl、U、V、Zn）とキレート形成することができる[62-68]。こ

れらの性質は、地球科学的観点から⾒ると、元素循環の⼀部を構成し、重要な役割を担って

いると考えられる[69]。以上から、シデロホアは、⾦属に対する⾼いキレート能⼒を有して

おり、難溶解性の⾦属元素の循環を促進するなど、環境中において元素の循環に関して重要

な役割をなしている[55]。 

 ここで、シデロホアと⼟壌中のセシウムの関係に着⽬する。⼟壌中に固定された放射性セ

シウムは、そのほとんどが不溶態である[70]。⼀⽅で、⼀部の植物は、放射性セシウムを吸

収していることが報告されている[71]。セシウムは、必須元素であるカリウムと⽔和半径や

原⼦半径が近いことから、植物への吸収において競合すると考えられる[72]。通常、カリウ

ムは⼟壌中に保持されており、植物は根を通じてカリウムの獲得をしている。⼟壌と根の界
⾯である根域は、植物や微⽣物による活動の結果、⼟壌の諸性質はバルク部分と⼤きく異な

っている[73, 74]。根域でのセシウムの脱離挙動は、バルク部分と⽐較して異なっている[75]。

有機酸は植物や微⽣物によって⽣産される。⼟壌中での存在量や分泌量が⽐較的多い有機

酸である、リンゴ酸、シュウ酸、グリコール酸、クエン酸、マロン酸、酒⽯酸、フマル酸、

コハク酸、乳酸、酢酸、ギ酸、プロピオン酸、酪酸、吉草酸の 14種類に加え、ピルビン酸、

オキザロ酢酸、2-ケトグルコン酸、アコニット酸、タンニン酸の 5 種類を合わせた 19種類
の有機酸を⽤いると、雲⺟鉱物に吸着した放射性セシウムの⼀部が溶出する[76]。溶出液に

おける有機酸の濃度が⾼い場合には、粘⼟鉱物からのセシウム溶出量は増加する[77]。⼟壌

からのセシウム溶出量は、有機酸のアルミニウムイオンや鉄イオンとの安定度定数が⼤き

なものほど⼤きくなる[78]。有機酸によってセシウムの溶出量の増加が認められない場合
でも、Bacillus 属、Ralstonia 属、Enterobacter 属微⽣物の培養液によりイライトに吸着した

セ シ ウ ム の 溶 出 量 は増加す る [10] 。Yamaji ら [12] は 、 福 島県に お い て⾃⽣ す る

Eleutherococcus sciadophylloidesから分離したシデロホアを⽣産する微⽣物を培養し、その

培養液を⽤いることで⼟壌中のセシウム溶出量の増加を報告した。また、Pseudomonas 
fluorescens（ATCC17400）が⽣産するシデロホアは、イライトに吸着したセシウムの溶出

量を増加させ、さらにこの微⽣物由来のシデロホアはキレート効果を持つアセトヒドロキ

サム酸や DFOBと⽐較してもセシウム溶出量は⾼い[11]。しかし、シデロホアによるセシ

ウム溶出量が増加する現象に関しては、詳細なメカニズムの解明には⾄っていない。通常、

粘⼟鉱物へのセシウム吸着はイオン交換に起因するが[31]、シデロホアによるセシウム溶

出現象はイオン交換によらないメカニズムだと指摘されている[11]。シデロホアと粘⼟鉱

物の共存下においては、鉄、ケイ素の濃度が上昇し、鉱物の変質が確認された[14]。しかし、

TEM観察において、明確な違いは確認されなかった[11]。 
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以上より、シデロホアにより粘⼟鉱物や⼟壌に吸着したセシウムの溶出量が増加する現象
が報告されており、シデロホアによるセシウム溶出量の増加は、有機酸では効果がない場合
においても認められている。しかし、先⾏研究で検討されている条件は⼀部の粘⼟鉱物や⼟

壌のみであり、限定的である。さらに、この現象のメカニズムの詳細はほとんど検討されて

いない。 

 

1.2.4.微⽣物の影響 

環境中において、微⽣物は鉱物に作⽤し、元素循環や⼟壌の肥沃化、⽔質の向上などに関

する重要な役割を担っており、また、鉱物の変質を促進させている[79-81]。その他にも、

鉱物の構造における鉄の還元、凝集、溶解、⽐表⾯積、基底間隔、カチオン保持、層電荷、

CEC、膨潤、構造変化、安定化などに影響を与えている[82, 83]。このような作⽤には、鉄

の還元やそれに伴う鉱物の溶解が指摘されている[80]。微⽣物による鉱物の溶解として、ス

メクタイトの溶解[69]、バーミキュライトの溶解[84]、亜灰⻑⽯、アルバイト、カオリナイ
ト 、⽯英の 溶解 [85] が 報 告 さ れ て い る 。 ま た 、Bacillus cereus[86] 、Pseudomonas 
mendocina[82, 83]はカオリナイトを溶解させ、鉄還元細菌においても、カオリナイトの溶

解は起こっている[87]。このように、鉱物中の鉄は、鉱物の溶解と強い関連がある。つまり、

セシウムを吸着している鉱物においても、微⽣物の作⽤による溶解が起こっていることが

考えられる。 

シデロホア⽣産微⽣物の役割には、植物や微⽣物との相互作⽤、植物成⻑促進微⽣物（Plnat 
Growth-Promoting Bacteria、PGPB）、病原耐性の付与、⾦属耐性の付与がある[88]。例え

ば、ジャガイモの⽣育量の増加[89]や緑⾖の成⻑促進[90]、病原菌に対する Pseudomonas
属微⽣物の抗菌性[91]などが挙げられる。さらに、植物成⻑促進微⽣物としての役割や⾦属
耐性の付与により、重⾦属を植物に吸収させ除去するファイトレメディエーションへの応
⽤も期待されている[92]。また、微⽣物⾃⾝による⾦属元素の収着も起こる。Pseudomonas 
fluorescensは、マンガン、鉄、コバルト、銅、亜鉛、ストロンチウム、イットリウム、ジル
コニウム、ランタン、セレン、ウランを吸収する[81]。Pseudomonas fluorescens（ATCC55241）

を⽤いた実験では、セシウムの蓄積が確認されている[93]。加えて、植物と微⽣物は密接な

関係にあり、植物と共⽣関係にある微⽣物も多く存在する[94]。植物‒微⽣物間の共⽣関係
においては、植物由来の有機酸を微⽣物が活⽤することでミネラル分の獲得などを⾏って

いる。有機酸を炭素源とする培地を⽤いてシデロホア⽣産微⽣物を培養すると、グルコース

を炭素源とした場合と⽐較してシデロホアの⽣産量が増加する[95]。植物は様々な有機酸

を⽣産するが[96]、微⽣物はこれらの有機酸を活⽤することでシデロホア⽣産能⼒を⾼め

ている可能性がある。 

福島県内の植物におけるセシウムの移⾏係数や濃度が⾼いことが報告されているが[5, 7]、

この理由に関しては明らかになっていない。この点を解明することで、放射性セシウムを除

去のためのファイトレメディエーションに応⽤することが期待できる。さらに、この知⾒
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は、放射性セシウムの環境動態を評価する上でも重要である。シデロホア⽣産微⽣物の活動

により粘⼟鉱物に⼀度固定された放射性セシウムが溶出する現象は、⻑期的な視点で⾒る

と⾷物連鎖への取込み量の評価へとつながる。1.2.3. シデロホアとセシウム溶出現象にあ

るように、微⽣物の⽣産するシデロホアは粘⼟鉱物に固定された放射性セシウムの溶出量

を増加させる[10-12]。このようにシデロホアによって溶出したセシウムは植物体にとって

可給態であり、シデロホアは植物のセシウム移⾏係数を増加させることができる[14]。微⽣

物由来のシデロホアによって、イライトに吸着したセシウムの 43%が溶出し[11]、このシ

デロホアを⽤いることで、セシウム移⾏係数が福島県内での報告[7]と同程度まで⾼くなる

[14]。以上より、植物の⾼移⾏係数に与える微⽣物の影響は⾮常に⼤きいと⾔える。さらに、

シデロホア⽣産微⽣物の⼀部は植物毒性を⽰しており[13]、シデロホア⽣産微⽣物の選定

は、無視できない重要な問題である。 

 

 

1.3. 本研究の⽬的と構成 

本研究は、シデロホアの存在による粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出現象の詳細を明ら

かにし、環境中の放射性セシウムのファイトレメディエーションや動態評価に関する基礎
的知⾒を得ることを⽬的としている。具体的には、まず、シデロホアが粘⼟鉱物に吸着した

セシウムの溶出挙動に与える影響や、それに付随する変化の観察を⾏う。そして、メカニズ

ムの推定を⾏い、シデロホア−粘⼟鉱物間で起こる現象の解明を⽬指す。次に、シデロホア

⽣産微⽣物の活動が、粘⼟鉱物の溶解と粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出挙動に与える

影響を改名するために、植物との共⽣関係、粘⼟鉱物との相互作⽤、植物の⽣産物との相互
作⽤に着⽬した検討を⾏う。 

 本研究⽬的に対する構成を図 1‒1 に⽰す。第 2 章では、環境中からシデロホア⽣産微⽣

物を分離し、シデロホアがセシウムの溶出量を増加させる現象が再現できることを確認す

る。第 3 章においては、粘⼟鉱物の種類、⾵化作⽤が、シデロホアによるセシウム溶出量の

増加効果に与える影響に関して評価を⾏う[97, 98]。第 4 章では、吸着したセシウム濃度の

違いが、シデロホアによるセシウム溶出量の増加効果に与える影響に関して評価を⾏う。第

5 章では、シデロホアによるセシウム溶出量の増加効果に関するメカニズムの考察を⾏う。

第 6 章は環境中から分離されるシデロホア⽣産微⽣物と植物の共⽣関係に関する知⾒の獲

得を⾏う。第 7 章では、シデロホア⽣産微⽣物−粘⼟鉱物間における相互作⽤の解明を⾏
う。第 8 章では、⼟壌環境中でのシデロホア⽣産微⽣物−粘⼟鉱物間におけるシナジー効

果の解明を試みる[99]。最後に、第 9 章において本研究の結論を⽰す。 
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図 1‒1 本研究の構成 
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第3章
粘⼟鉱物種の検討
⾵化作⽤の検討

第4章
セシウム濃度の検討

第5章
シデロホアによる粘⼟鉱物に吸着した
セシウムの溶出現象のメカニズムの
検討

第6章

第7章

第8章

シデロホア⽣産微⽣物と
植物との共⽣関係

シデロホア⽣産微⽣物と
粘⼟鉱物との相互作⽤

シデロホア⽣産微⽣物と植物の
⽣産物とのシナジー効果の解明

第9章 結論

シデロホア⽣産微⽣物−粘⼟鉱物間シデロホア−粘⼟鉱物間
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第 2 章 シデロホア⽣産微⽣物とセシウム溶出現象 

 

2.1. はじめに 

シデロホアを⽣産する微⽣物に関して多くの報告があるが、セシウムの溶出に効果がある

シデロホアを⽣産する微⽣物に Pseudomonas 属がある[1, 2]。そこで、本研究ではまず、植

物根に内⽣し、シデロホア⽣産能⼒を有する Pseudomonas 属を分離する。次に、それらの

微⽣物が⽣産するシデロホアが、粘⼟鉱物に吸着させたセシウムの溶出に影響を与えるの

かに関して、セシウムを吸着させた粘⼟鉱物をシデロホア溶液で振とうすることで実験的

に検討する。 

 

 

2.2.実験⽅法 

 

2.2.1. 植物根中の微⽣物の単離 

ホワイトクローバー（Trifolium repens）を研究に⽤いる植物として選定した。クローバー

は牧草として栽培されることもあり、⼊⼿及び育成が容易であり、また、⽣命⼒が強く環境

適応能⼒は⾼い。⽇本では帰化植物となっているため、環境負荷はないと考えられる。さら

に、クローバーは、植物中セシウム濃度[µg‒Cs/g‒

shoot]と⼟壌中セシウム濃度[µg‒Cs/g‒soil]の⽐

が 9.36‒11.2 と報告されており[3]、セシウム蓄積

能⼒を有している。さらに、先⾏研究においても

使⽤されており[4, 5]、⽐較が容易となる。 

サンプリングは京都⼤学複合原⼦⼒科学研究所

敷地内にある中央観測所前の試料作物⽤畑の横

で⾏った。クローバーが群⽣している箇所から 4

個体を選んだ（クローバー1、クローバー2、クロ

ーバー3、クローバー4）。各個体を傷つけないよ

う、深さ 15 cm 程度を⼟壌ごとサンプリングし

た。その後⼟壌部分をほぐし、根の周囲の⼟壌を

落とした。⽔道⽔で満たした容器に個体を⼊れ

て、根の周囲の⼟壌を全て落とした。この洗浄操
作を数回繰り返したのち、最後に超純⽔で数回洗
った（図 2‒1）。 

植物根表⾯の滅菌⽅法は先⾏研究[6]を⼀部変更
して⾏った。ホワイトクローバーの根を 70%エタ
ノールに 1 分間浸し、根の表⾯に付着した油など

 
図 2‒1 洗浄後のホワイトクローバ

ー試料 
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の汚れを落とした。次に、ホワイトクローバーの根を 7.5%過酸化⽔素⽔に移し、5 分間滅
菌した後、70%エタノールで 1 分間滅菌処理を施した。最後に滅菌⽔で約 5 分間、根をす

すいだ。滅菌処理した根を切断して作成した植物根切⽚を、1% NBA寒天培地（2% 寒天）、

1% TSA 寒天培地（2% 寒天）で培養した。これらの培地は、栄養要求性の⾼くない⼀般的

な微⽣物の培養に⽤いられる培地であり、先⾏研究[2]において使⽤されている。1 個体か

らそれぞれ 100 切⽚ずつ（NBA培地 50切⽚、TSA培地 50 切⽚）、4 個体分計 400 切⽚を

⽤意した。これらを 23˚C暗条件下で 20⽇間培養した。培地上に出現したコロニーを新し

い同⼀培地上に継代し、微⽣物を単離した。 

 

2.2.2. シデロホア⽣産能⼒を有する Pseudomonas 属微⽣物のスクリーニング 

単離した微⽣物は、NAC（Nalidixic Acid Cetrimide）培地、キング培地（キング A培地、

キング B培地）で培養することで Pseudomonas 属のスクリーニングを⾏った。これらの培

地は、Pseudomonas 属の選択培地として広く⽤いられている培地である。NAC 培地に塗抹
した微⽣物は、37˚C で 18〜24時間培養した。キング A培地に塗抹した微⽣物は、37˚C で

1夜培養し、その後 23˚C で 6 ⽇間培養した。キング B培地に塗抹した微⽣物は、37˚C で

6 ⽇間培養した。続いて、シデロホア⽣産能⼒のスクリーニングを実施した。スクリーニン

グは CAS 寒天培地を使⽤した[7, 8]。CAS 寒天培地は、シデロホアの⽣産性の有無を視覚
的に確認できる培地であり、シデロホアの⽣産性の確認には最も⼀般的な培地である。滅菌
した 1 mM NaCl ⽔溶液で微⽣物濃度を 106 CFU/mLに希釈し、微⽣物懸濁液 10 µLを CAS
培地上にマイクロピペットで滴下し、23˚C暗条件下で 7⽇間培養した。CAS 寒天培地は⻘
⾊であるが、シデロホアの存在により⻘⾊部分が脱⾊されるかオレンジ⾊になる。シデロホ

ア⽣産能⼒は、微⽣物コロニーの⼤きさ（コロニー円）と、微⽣物の⽣成するシデロホアの

存在により脱⾊された部分（シデロホア円）の⽐によって評価した[2]。 

CAS 寒天培地にてシデロホア⽣産能⼒を有することがわかった微⽣物を、50% TSB培地

15 mLで 12〜18 時間、25˚C で培養した。その後 0.5% CAA（Casamino Acid）培地 300 
mLに移し替え、4〜5 ⽇間培養した[9]。培養後、0.45 µmろ紙を⽤いて濾過した。溶液中

のシデロホア量を定量するために、シデロホア溶液 1 mLに CAS solution[8] 1 mLと 0.2 M 

5‒スルホサリチル酸溶液を 20 µL 添加し、30分後に 630 nm における吸光度を吸光光度計
（⽇本分光株式会社、V‒570）で測定し定量した[8]。なお定量に際し、標準物質として

DFOM（Deferoxamine Mesylate）を⽤いた。 

 

2.2.3. 粘⼟鉱物の調整 

粘⼟鉱物は⿊雲⺟（株式会社キララ）と園芸⽤バーミキュライト（株式会社プロトリーフ）

を⽤いた。粘⼟鉱物試料は⾃動乳鉢にて粉砕し、ふるい⽬ 75 µm（200 メッシュ）を通過し

たものを⽤いた。これらの粘⼟鉱物は 100 mMおよび 1 mM NaCl 溶液で洗浄し、最後に 1 

mM NaCl 溶液を加え、NaCl 溶液に対する粘⼟鉱物濃度が 10 g/Lとなるように調整した。



 2-3 

セシウム含有量を測定するため、粘⼟鉱物試料 50 mg を硝酸 3 mL、塩酸 3 mL、ほうフッ
化⽔素酸 4 mLでマイクロウェーブ分解を⾏い全溶解した。この溶液中のセシウムを ICP‒

MS（Analytic Jena社、PlasmaQuant MS）で測定した。その後、 91 mMおよび 9.1 mM 

CsCl 溶液 200 µLを粘⼟鉱物を含む懸濁液 20 mLに加えることで、バッチ形式で粘⼟鉱物

に異なる 2 つの濃度のセシウムを吸着させた。24時間後に溶液をサンプリングし、0.45 µm

シリンジフィルターでろ過後にセシウム濃度を ICP‒MS で測定することにより、粘⼟鉱物

へのセシウム吸着量を求めた。セシウム吸着後、粘⼟鉱物は 1 mM NaCl で数回洗浄し、10 
g/Lとなるように 1 mM NaCl 溶液を加えた。 

 

2.2.4. シデロホア⽣産微⽣物培養液による振とう試験 

 微⽣物は、2.2.2.にてシデロホア⽣産量が多い 3種類（NC4‒35、TC3‒43、TC4‒8; 2.3.1.

及び表 2‒2参照）を⽤いた。2.2.2.にて得られた培養液のろ液のシデロホア濃度は 50 µMに

調整した。この濃度は⼟壌中で確認されている濃度である[10]。この培養液 20 mLにセシ

ウムを吸着させた粘⼟鉱物を含む懸濁液 200 µLを加え、14 ⽇間振とうした（n= 1）。振と

う後、0.45µm シリンジフィルターでろ過し、ろ液 1mLを 350˚C のホットプレートで加熱
し、⽔分を蒸発させた。⽔分の蒸発後に濃硝酸 5mLを加え再度加熱し、含まれる有機物を

分解した。サンプルと洗浄液を回収し、含まれるセシウム量を ICP‒MS で測定した。ブラ
ンク試験は滅菌した CAA培地を⽤いて⾏った。 

 

2.2.5. シデロホア溶液による振とう試験 

本研究では、先⾏研究[1]を参考に 2.2.2.で培養した培養液中のシデロホアの精製を⾏った。

培養液に 3% トリクロロ酢酸を 100mL 加えタンパク質を固定した。その後培養液を遠⼼分

離し、上澄み液を 0.45 µmろ紙を⽤いてろ過した。ろ液の pHを 7.0に調整したのち、シデ

ロホアを含む画分を Amberlite® XAD‒4（Sigma Aldrich社）樹脂に吸着させた。XAD‒4樹
脂を取り出し、メタノールおよび 50%メタノール⽔溶液で洗浄し、シデロホアを脱離させ

た。エバポレーターを⽤いてメタノールを除去した。除去後の溶液中のシデロホア量は、

2.2.2.で⽰した⽅法と同様の⽅法で定量した。 

 振とう試験には、2.2.2.にてシデロホア⽣産量が多い微⽣物（NC4‒35、TC3‒43、TC4‒8）
の培養液から精製したシデロホア溶液を⽤いた。セシウムを吸着させた粘⼟鉱物を含む懸
濁液 200 µL（粘⼟鉱物 2 mg）に、50 µMシデロホア溶液 20 mLを加え、振とうさせた（n= 

3）。シデロホア溶液を加えてから 30、60分後および 1、2、7⽇後に懸濁溶液 1 mLをサン

プリングし、0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。ろ液中のセシウム濃度を ICP‒MSで

測定した。なお、ブランク試験として、TSB培地と CAA培地の混合液（pH= 7.0）にシデ

ロホア精製プロトコルで⾏った操作を加えた溶液を⽤いた。 
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2.3. 結果と考察 

 

2.3.1. 分離培養とシデロホア⽣産能⼒のスクリーニング 

 NBA培地からは計 238 株、TSA培地からは計 222株が分離できた（表 2‒1）。これらの

微⽣物にナンバリングを施した。例えば、NBA 培地で分離培養したクローバー1 の微⽣物

株は「NC1‒●」、TSA培地で分離培養したクローバー2 の微⽣物株は「TC2‒●」などと表
記する。これら 460 株について⾏った Pseudomonas 属のスクリーニング（NAC 培地、キ
ング A培地、キング B培地）の結果、Pseudomonas 属と考えられるものを表 2‒2 に⽰す。

Pseudomonas 属のスクリーニングの結果、NBA培地では 37株、TSA培地 35株の合計72
株について陽性反応が確認できた。 

 Pseudomonas 属のスクリーニングで陽性を⽰した 72 株について、CAS 寒天培地による

シデロホア⽣産能⼒のスクリーニング試験を⾏った。微⽣物のコロニー円とシデロホア⽣

 

表 2‒1 分離培養の結果 

分離培地 
クローバー

1 

クローバー

2 

クローバー

3 

クローバー

4 
合計 

NBA 培地 82 46 56 54 238 

TSA 培地 54 60 56 52 222 

 

表 2‒2  Pseudomonas 属の簡易同定の結果 

クローバー サンプル数 該当株 陽性数 

NBA 

培地 

1 54 NC1– 6, 18, 22, 53, 74, 77, 78, 82 8 

2 60 NC2– 2, 9, 11, 12, 18, 22, 25, 30, 41, 46 10 

3 56 NC3– 
10, 11, 12, 13, 14, 15, 16, 17, 22, 24, 36, 

39, 43, 44, 46, 47 
16 

4 52 NC4– 34, 35, 36 3 

TSA 

培地 

1 82 TC1– 3, 9, 11, 14, 16, 19, 35 7 

2 46 TC2– 12, 23, 49, 50 4 

3 56 TC3– 
9, 10, 12, 16, 17, 18, 20, 22, 23, 24, 35, 

36, 38, 43, 44, 47, 53 
17 

4 54 TC4– 6, 7, 8, 9, 10, 22, 39 7 

下線（ ）は複数の陽性反応があったことを表す。 
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成に起因する円（シデロホア円）の⽐を CAS score と定義する（式 2‒1）。本研究では、微

⽣物の濃度を 106 CFU/mLに揃えてはいるものの、コロニー円の⼤きさも含めた基準であ

る CAS score を⽤いてシデロホアの⽣産能⼒を評価した。結果は図 2‒2 に⽰す[11]。	

"#$	%&'() = 	シデロホア円直径	[,,]
コロニー円直径	[,,]

 

…（式 2‒1） 

CAS score が 1.0以上であれば、シデロホア⽣産微⽣物だと考えられ、CAS score が⼤きく

なるにつれて、シデロホア⽣産能⼒が⼤きくなると考えられる。CAS score が 2.0以上のも

のを表 2‒3 に⽰す。 

表 2‒3 CAS‒assayの結果 

 シデロホア円 [mm] コロニー円 [mm] CAS Score 

NC3– 17 38.175 16.25 2.349 

NC4– 

34 36.55 18 2.031 

35 49.8 24.9 2.000 

36 37.75 18.5 2.041 

TC3– 

12 43 19.6 2.194 

38 35 15.25 2.258 

43 49.35 20.15 2.449 

TC4– 

6 44.5 16 2.781 

8 38.65 19.3 2.003 

9 44 17.2 2.515 

10 35 17.6 2.050 

 

 
図 2‒2 CAS assayの結果（CAS Score） 
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2.3.2. シデロホア⽣産微⽣物培養液による振とう試験 

全溶解試験の結果、各粘⼟鉱物のセシウム含有量は、バーミキュライトが 22.1 µg-Cs/g-
clayであり⿊雲⺟が 4.9 µg-Cs/g-clayであった。これらに 2 つの異なる濃度のセシウムをバ

ッチ形式により吸着させた。吸着したセシウム量はそれぞれバーミキュライトが 5100 µg-
Cs/g-clayと 920 µg-Cs/g-clay、および⿊雲⺟が 2300 µg-Cs/g-clayと 520 µg-Cs/g-clayと

なった。添加したセシウムの量と⽐較して、粘⼟鉱物中にもともと含まれているセシウムの

量はわずかである。 

 シデロホア⽣産微⽣物培養液によるセシウム振とう試験の結果を図 2‒3 に⽰す。各条件
における最⼤溶出率の増加は、5100 µg-Cs/g-clayおよび 920 µg-Cs/g-clayバーミキュライ

トでは 2.5ポイント（TC4‒8）および 2.6ポイント（TC3‒43）、2300 µg-Cs/g-clayおよび

520 µg-Cs/g-clay ⿊雲⺟では 1.9ポイント（TC4‒8）および 3.2ポイント（TC3‒43）であ

った。120 µg-Cs/g-clayおよび 16 µg-Cs/g-clayのセシウムが添加されたイライトを⽤いた

先⾏研究では、微⽣物の⽣産物によってセシウム溶出量が有意に増加し、その差はおよそ数
から 10 mmol-Cs/kg 程度であった[12]。本研究で単離された微⽣物において、いくつかの

 
図 2‒3 微⽣物培養液を⽤いた振とう試験の結果 
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微⽣物において溶出量の増加が認められた。Yamaji ら[2]は、シデロホアを⽣産する

Pseudomonas 属微⽣物である Pseudomonas denitrificans、Pseudomonas citronellolis の培

養液を⽤いた場合、⼟壌からの放射性セシウムの溶出濃度が数Bq/g増加することを報告し

た。これらの報告と、本研究にて単離された 3種類の微⽣物（NC4‒35、TC3‒43、TC4‒8）
の培養液による振とう試験の結果は類似している。 

 

2.3.3. シデロホア溶液による振とう試験 

 シデロホア溶液による粘⼟鉱物の振とう試験の結果を図 2‒4 に⽰す[11]。各微⽣物の溶

出率で最も⼤きな値は、5100 µg-Cs/g-clayバーミキュライトでは 52.7‒62.2%，920 µg-Cs/g-
clay バーミキュライトで 58.1‒66.9%、2300 µg-Cs/g-clay ⿊雲⺟で 31.9‒32.6%、520 µg-
Cs/g-clay ⿊雲⺟で 41.4‒47.0%であり、バーミキュライトの⽅が⿊雲⺟よりも溶出率が⾼

い傾向がある。溶出率について検定を⾏ったところ、いずれの粘⼟鉱物においても、TC4‒

表 2‒4 TC4-8とブランク試験における溶出率の検定 

 バーミキュライト 黒雲母 

Cs 吸着量[µg-Cs/g-clay] 5100 920 2300 520 

t 値 6.78 18.3 7.28 8.46 

p 値 0.021 < 0.01 < 0.01 < 0.01 

 

 
図 2‒4 シデロホア溶液を⽤いた振とう試験の結果。エラーバーは標準偏差を表してい

る。 
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8の溶出率は、ブランク試験の溶出率に⽐べて有意な増加が⾒られた。表 2‒4 に振とう試験

7⽇⽬における検定結果を⽰す。溶出率の増加はバーミキュライトでは約 8ポイント、⿊雲
⺟では 3〜5ポイントの増加であった。この増加は、30、60分の短時間ですでに起こってお

り、1、2 および 7 ⽇後においても継続している。1 時間以内の短時間でセシウムの溶出量
が有意に増加することは報告されていない。シデロホアによるセシウム溶出率の増加から，
シデロホアにより溶存態のセシウムが供給されることが考えられる。NC4‒35 および TC3‒

43 については，振とう試験を開始して 2 ⽇⽬までは、ブランク試験と⽐較して⾼い溶出率
であったが、7⽇⽬にはブランク試験と同程度の溶出率となった。これは、2 ⽇⽬までは⽔

溶態として存在していたセシウムが粘⼟鉱物に再吸着したことが理由と考えられる。

Hazotte ら[1]の報告によると、100 µg-Cs/g-clayおよび 10 µg-Cs/g-clayのセシウムが添加
されたイライトにおいては、50 µMに調整した Pseudomonas fluorescens (ATCC17400)の
⽣産したシデロホア溶液によって、溶出率はそれぞれ 16 ポイントおよび 18 ポイント増加
した。Pseudomonas fluorescens (ATCC17400)は鶏卵から単離された微⽣物である。⼀⽅で

本研究において⽤いた微⽣物は植物根から単離されたものである。つまり、植物根に⽣息す

る微⽣物においても、⽣産されたシデロホアはセシウムの溶出量を増加させる効果がある

と⾔える。 

 

 

2.4. まとめ 

本章では、セシウムの溶出に効果があると報告されており、シデロホア⽣産能⼒を有する

微⽣物である Pseudomonas 属微⽣物に着⽬し、まず植物根に内⽣し、シデロホア⽣産能⼒

を有する Pseudomonas 属を選択した。次にそれらの微⽣物の作るシデロホアが、粘⼟鉱物

に吸着したセシウムの溶出に与える影響を実験的に検討した。その結果得られた主な知⾒
は以下の通りである。 

（１）複数のホワイトクローバーの根から、シデロホアを⽣産する Pseudomonas 属微⽣物

を単離することができた（約 2.4%）。また、それらの⽣産するシデロホア量には違いがあっ

た。 

（２）シデロホア⽣産物を含む培養液は、粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出量を増加させ

る効果があり、先⾏研究の報告と類似していた。ブランク試験と⽐較して、溶出率の増加は

最⼤で、5100 µg-Cs/g-clay および 920 µg-Cs/g-cla バーミキュライトでは 2.5 ポイント

（TC4‒8）および 2.6ポイント（TC3‒43）、2300 µg-Cs/g-clayおよび 520 µg-Cs/g-clay ⿊
雲⺟では 1.9ポイント（TC4‒8）および 3.2ポイント（TC3‒43）であった。 

（３）シデロホアによって、粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出量は、ブランク試験と⽐較

して、1時間で増加した。また、5100 µg-Cs/g-clayおよび 920 µg-Cs/g-clayバーミキュラ
イトでは最⼤で 62.2%および 66.9%、2300 µg-Cs/g-clayおよび 520 µg-Cs/g-clay ⿊雲⺟で

は 32.6%および 47.0%のセシウムが溶出し、5100 µg-Cs/g-clayバーミキュライト以外では、
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ブランク試験と⽐較して有意な増加が認められた。  
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第 3 章 粘⼟鉱物の違いがシデロホアによるセシウム溶出現象に与える影響 
 
3.1. はじめに 
⼟壌中の放射性セシウムの吸着には、層状構造を有した粘⼟鉱物が⼤きく関わっており、

特にフレイドエッジサイトなどのセシウム選択の⾼い吸着サイトが強く関係している。セ
シウム選択の⾼い吸着サイトは、鉱物種によって異なっている。さらに、セシウム選択の⾼
い吸着サイトは、鉱物の⾵化過程においても⽣成されることがある。そこで本章では、シデ
ロホアによる粘⼟鉱物からのセシウム溶出現象に関して、複数種の粘⼟鉱物および⾵化作
⽤を施した粘⼟鉱物をシデロホア溶液による振とう試験に供し、粘⼟鉱物の違いや⾵化作
⽤がセシウム溶出現象に与える影響を明らかにすることを試みた。 
 

 
3.2. 実験⽅法 
本章では、まずいくつかの粘⼟鉱物に対して、⼈⼯⾵化処理を施し、鉱物の変化を観察し

た。次に、⾵化処理前の粘⼟鉱物と、⾵化作⽤を施した粘⼟鉱物を対象として、セシウムの
吸着試験を⾏い、粘⼟鉱物の違いと⾵化作⽤がセシウム吸着に及ぼす影響を評価した。これ
らのセシウムを吸着させた粘⼟鉱物は、シデロホア溶液による振とう試験に供し、シデロホ
アによるセシウム溶出挙動の違いを検討した。 
 
3.2.1. 粘⼟鉱物 
使⽤した粘⼟鉱物は⿊雲⺟（#8. ED. 120-1、株式会社ニチカ）、バーミキュライト（#8. EG. 

540-2、株式会社ニチカ）、イライト（#16-3-20-1、株式会社ニチカ）、カオリナイト（JCSS-
1101c、⽇本粘⼟学会）、モンモリロナイト（JCSS-3102、⽇本粘⼟学会）、ディッカイト（JCSS-
1301、⽇本粘⼟学会）、パイロフィライト（JCSS-2101、⽇本粘⼟学会）の 7 種類である。
⿊雲⺟、バーミキュライト、イライト、モンモリロナイト、パイロフィライトは 2：1 型鉱
物であり、ディッカイトとカオリナイトは 1：1 型鉱物である。⿊雲⺟、バーミキュライト
はメノー乳鉢で湿式粉砕した。その後、74 µm の標準ふるいを通過したものを実験に供し
た。イライト、カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカイト、パイロフィライトは、74 
µm の標準ふるいを通過したものを実験に供した。 
⽇本粘⼟学会より⼊⼿した参考試料 4 種類（カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカ

イト、パイロフィライト）は、⽐表⾯積が報告されている[1]。⼀⽅、⿊雲⺟、バーミキュ
ライト、イライトに関しては報告がないため、BET 法による⽐表⾯積の測定を⾏った。粘
⼟鉱物試料 250 mg を測定セルに⼊れ、加熱真空排気⽅式（100˚C）で 30分間前処理した
（バキュプレップ 061、島津製作所）。その後、BET 法にて⽐表⾯積を測定した（トライス
ターⅡ、島津製作所）。 
粘⼟鉱物の構造分析として、X 線回折（XRD）分析を⾏った（Mini Flex、株式会社リガク）。
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データ取得条件は、2θ/θ=5-70, ステップは 0.02˚とした。線源は Cuα線を使⽤した。 
 

3.2.2. ⼈⼯⾵化処理 
鉱物の⾵化は、層間に存在するカチオンの交換の影響が⼤きい。層間カチオンの交換によ

る鉱物の⼈⼯⾵化処理は、いくつかの先⾏研究が存在する。⿊雲⺟やバーミキュライトの層
間に存在するカリウムの交換には、テトラフェニルホウ酸ナトリウム（TPBNa）が有効で
あることが⽰され、カリウムの交換に伴う粘⼟鉱物の性質の変化が確認された[2]。同様に、
イライト[2]やモンモリロナイト[3]に対しても、TPBNaの有効性が報告されている。モス
コバイト、⿊雲⺟、⾦雲⺟、バーミキュライト、イライトに対して 1M TPBNaによる層間
のカリウムの交換を⾏った実験においては、⿊雲⺟、⾦雲⺟、バーミキュライトにおいては、
90%以上のカリウムを交換でき、モスコバイトは８割以上、最も少ないイライトにおいても
66%のカリウムが交換されることが報告された[2]。TPBNaで⼈⼯⾵化させた⾦雲⺟は、γ
-リン酸ジルコニウムなどのセシウム吸着剤よりも多くのセシウムを吸着し[4]、ストロンチ
ウムに対しても吸着効果があることがわかっている[5]。TPBNa によるカリウム交換はト
バモライトに対しても、他のカチオンと⽐較してセシウムに対して⾼い選択性を与え[6]、
TPBNaによるカリウム交換処理を施した⿊雲⺟においては、セシウムイオンの取り込み量
が、理論的な陽イオン交換容量の 50％にまで達すると報告されている[7]。TPBNaによる
カリウム交換液にはいくつかのレシピがあり、オリジナルのレシピ[2]は 1M NaCl、0.2M 
TPBNa、0.01M EDTAもしくは 1M NaCl、0.3M TPBNa、0.01M EDTAである。TPBNa
濃度を 0.02Mに変更したものを、⿊雲⺟の⼈⼯⾵化処理に適⽤することもできる[8]。この
条件であっても、⿊雲⺟の⾵化は進み、セシウムの吸脱着に変化を与えることがわかってい
る[9]。 
本研究では、⿊雲⺟、カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカイト、パイロフィライ

トにカリウム交換液を⽤いて試料中のカリウムを除去した。本研究では、Dreherら[8]、Maes
ら[9]が⽤いた EDTAを含むカリウム交換液を使⽤した（1 M NaCl、0.02 Mテトラフェニル
ホウ酸ナトリウム、0.01M EDTA·2Na）。250 mg の粘⼟鉱物試料に 25 mLのカリウム除去液を
加え、3 ⽇間振とうした。⿊雲⺟の 90%以上のカリウムは、3 ⽇間の処理で溶出する[2]。振と
う後、10 mLのアセトンを加え、遠⼼分離により上澄み液を取り除く。その後、50％アセトンで
洗浄し、遠⼼分離により上澄み液を取り除く。残渣に 25 mLのカリウム除去液を加え、さらに
１⽇間振とうした。振とう後は、10 mLのアセトンを加え遠⼼分離し、その後 50％アセトンで
洗浄した。この操作は 2 回繰り返した。その後、超純⽔で 3 回洗浄し、⾵乾させた。乾燥後、
XRD 測定を⾏った。 
 
3.2.3. セシウム吸着試験 
セシウムはバッチ形式により粘⼟鉱物に吸着させた。粘⼟鉱物 1 g に 1 M CsCl溶液 100 

mLを加え、1週間振とうした。遠⼼分離し上澄みを取り除いた後、超純⽔で 3回洗浄した。
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セシウム添加した粘⼟鉱物のうち 500 mg に、1 M 酢酸アンモニウム溶液を 50 mL加え、
24時間振とうした。遠⼼分離し上澄みを取り除いた後、超純⽔で 3回洗浄した。吸着した
セシウム量は、セシウム吸着液の濃度と、振とう後の溶液中のセシウム濃度の差から求め
た。 
 
3.2.4. シデロホア溶液による振とう試験 
1M 酢酸アンモニウム溶液で洗浄した粘⼟鉱物 20 mg を、それぞれ 50 mL 遠沈管に⼊れ、

10 µMシデロホア溶液を 20 mL 添加し、24時間振とうした。また、ブランク試験として、
超純⽔を 20 mL 添加し、同様に 24 時間振とうした。振とう後、遠⼼分離し、上澄み液を
0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。ろ液は、硝酸で酸性にしたのち、ICP‒MS でセシ
ウム濃度を測定した。振とう試験における pH条件は、pHに依存した鉱物の溶解が最⼩に
するために、7付近とした。 
⿊雲⺟は、振とう試験の効果を明確にするため、上記の振とう試験を繰り返した。遠⼼分
離後に残った粘⼟鉱物に、新鮮なシデロホア溶液を 20 mL加え、24時間振とうした。振と
う後、遠⼼分離し、上澄み液を 0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。この操作を 4回
繰り返した。ろ液は、硝酸で酸性にしたのち、ICP‒MS でセシウム濃度を測定した。 
 
 
3.3. 結果と考察 
 
3.3.1. 粘⼟鉱物 
BET の式を⽤いた解析によって得られた⽐表⾯積は、⿊雲⺟が 22.9±0.26 m²/g、バーミ

キュライトが 28.0±0.43 m²/g、イライトが 85.4±0.29 m²/g である。宮脇ら（2011）の報
告によると、⽇本粘⼟学会より⼊⼿した参考試料 4 種類（カオリナイト、モンモリロナイ
ト、ディッカイト、パイロフィライト）の BET ⽐表⾯積は、カオリナイトが 14.82 m²/g、
モンモリロナイトが 27.35 m²/g、ディッカイトが 3.69 m²/g、パイロフィライトが 4.63 m²/g
である。また、粘⼟鉱物の XRD パターンは、3.3.2.に⽰している。 
 
3.3.2. ⼈⼯⾵化処理 
⼈⼯⾵化処理の前後における XRD 測定の結果を図 3‒1 に⽰す。カオリナイト、モンモリ

ロナイト、ディッカイト、パイロフィライトは、⼈⼯⾵化処理によって XRD パターンに変
化は現れなかった。このことより、カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカイト、パイ
ロフィライトは、層間のカリウムの置換による⾵化作⽤は起こっていないことがわかる。こ
れは、カオリナイト、ディッカイト、パイロフィライトは、四⾯体シートおよび⼋⾯体シー
トにおける同型置換がほとんど起こっておらず、層間内部のカチオンがほとんど存在して
いないことに起因すると考えられる。また、モンモリロナイトは、膨潤性により、カリウム
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の選択性がナトリウムよりも⼩さいことも原因のひとつと考えられる。⼀⽅で、⿊雲⺟は⼈
⼯⾵化処理によって XRD パターンが変化した。⼈⼯⾵化処理前においては、2θ/θ=8.78
において強いピークが確認できた。これは 10.1Åに対応している。10.1Åの層間距離は、雲
⺟鉱物に特徴的に⾒られるものである。⼈⼯⾵化処理を施すことで、2θ/θ=7.27 の位置に
ピークが移動した。このピークは 12.1Åに対応している。すなわち、⼈⼯⾵化処理により
層間距離が増加した。層間のカリウム除去による⼈⼯⾵化処理によって層間距離が増加す
ることは、同様の報告がなされている[9, 10] 。この層間距離の増加は、⿊雲⺟の層間カチ
オンがナトリウムに置き換わったため、カリウムとナトリウムの分⼦サイズの違いに起因

 
図 3‒1 ⼈⼯⾵化処理の処理前（下）および処理後（上）における XRD パターン。 
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する。⿊雲⺟においては、⼈⼯⾵化させた試料を作成することができたが、カオリナイト、
モンモリロナイト、ディッカイト、パイロフィライトでは⼈⼯⾵化処理による構造変化が⾒
られなかった。したがって、⾵化による影響を検討する際は、⿊雲⺟を⼈⼯⾵化させた試料
を⽤いることとする。 
 
3.3.3. セシウム吸着試験 
吸着したセシウム量と吸着率は、式 3‒1、3‒2 に⽰すように、セシウム吸着液の濃度と振

とう後の溶液中のセシウム濃度の差から求めた。 

!"# =
(!& − !()*) × -()*

.  …（式 3–1） 

!"#:粘⼟鉱物に吸着したセシウム濃度	(56/6) 
!&:振とう前の液相中のセシウム濃度	(56/8) 
!()*:振とう後の液相中のセシウム濃度(56/8) 

-()*:吸着液量	(8) 
.:粘⼟鉱物量	(6) 

 

9"# = :1 − !()*!&
; × 100 …（式 3–2） 

9"#:セシウム吸着率	(%) 
 
また、1M酢酸アンモニウム溶液による洗浄後、粘⼟鉱物に残存したセシウム濃度および脱
離率を以下の式 3‒3、3‒4 を⽤いて求めた。 

!?@ =
(!"A"B − !"A"B&) × -"A"B

.  …（式 3–3） 

!?@:粘⼟鉱物に残存したセシウム濃度	(56/6) 
!"A"B: 1M酢酸アンモニウム洗浄後の液相中のセシウム濃度(56/8) 
!"A"B&: 1M酢酸アンモニウム洗浄液中のセシウム濃度(56/8) 

-"DEF:洗浄液量	(8) 
 

9?@ = :1 − !?@
!"#

; × 100 …（式 3–4） 

9?@:セシウム脱離率	(%) 
⿊雲⺟、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、ディッカイト、
パイロフィライトおよび⾵化⿊雲⺟に吸着したセシウム量、吸着率および酢酸アンモニウ
ムを⽤いた洗浄後、粘⼟鉱物に残存したセシウム濃度および脱離率を表 3‒1 に⽰す。⾵化
⿊雲⺟のみ吸着量が⼤きくなったのは、異なる時期に吸着液を調整しており、吸着液の濃度
が異なっていたことに起因する。セシウムの吸着率に着⽬すると、⿊雲⺟、バーミキュライ
ト、イライト、⾵化⿊雲⺟では 90%以上で⾮常に⾼かった。⼀⽅、カオリナイト、モンモ
リロナイト、ディッカイト、パイロフィライトでは 59.4‒83.5％であった。また、1M 酢酸
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アンモニウム溶液による洗浄操作では、カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカイト、
パイロフィライトにおいては、吸着したセシウムのうち 80%以上が脱離した。⽐較的多く
のセシウムが吸着した⿊雲⺟、バーミキュライト、イライト、⾵化⿊雲⺟では、0.2-64.6％
の吸着したセシウムが脱離した。1M酢酸アンモニウム溶液による洗浄操作後に残存したセ
シウムは、鉱物に⽐較的強く固定されていると考えられる。 
 カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカイト、パイロフィライトの吸着率は 59.4‒
83.5％と広範囲ではあるものの、80%以上の吸着したセシウムが脱離している。その結果、
酢酸アンモニウム洗浄後の粘⼟鉱物には、添加したセシウムの 3.6-17.5%しか残っていない。 
セシウムの吸着は基本的にはイオン交換によって⾏われる[11]。カオリナイトやディッカ

イトなどのカオリン鉱物やパイロフィライトは同型置換が起こっておらず、それに由来す
る負電荷を有していない。実際、カオリナイトとディッカイトは CEC が 10cmolc/kg 以下
と⼩さいことが報告されている[12]。それ故、イオン交換による吸着が起こりにくく、また、
吸着したセシウムも易交換性であるため、酢酸アンモニウム洗浄後の粘⼟鉱物にはほとん
どセシウムが残っていない。モンモリロナイトは、⼋⾯体シート中のアルミニウムの⼀部が
マグネシウムに置換しており、永久負電荷を持っている。しかし、⾮常に膨潤する性質も合
わせているため、セシウムを強く吸着する層間サイトなどが存在しないと考えられる。その
ため、セシウムの吸着能⼒が低い結果になったと考えられ、バーミキュライトはケイ酸塩四
⾯体シートの約 25%のケイ素がアルミニウムに置換しており、アルミナ⼋⾯体シートのア
ルミニウムはほとんどがマグネシウムや鉄に置換しており、同型置換の割合が⾼く、永久負

表 3‒1 粘⼟鉱物に吸着したセシウム量と吸着率 
 

 セシウム吸着試験 酢酸アンモニウム洗浄 強く吸着した Cs 
[%]  Cs濃度[µg/g] 吸着率[%] Cs 濃度[µg/g] 脱離率[%] 

B 61.0±1.0 93.0±5.8 21.6±1.2 64.6±3.7 35.4±2.0 
V 65.1±1.0 99.4±1.8 55.1±1.2 15.4±0.4 84.6±2.2 
I 65.7±1.0 100.0±2.5 33.8±2.0 48.6±2.9 51.4±3.1 
K 55.6±1.1 83.5±3.5 3.7±1.3 93.4±34.5 6.6±2.4 
M 49.6±1.0 75.1±2.1 1.8±1.9 96.4±98.9 3.6±3.7 
D 39.9±1.3 59.4±2.1 7.0±1.4 82.5±16.9 17.5±3.6 
P 48.1±1.3 71.5±3.5 5.1±1.5 89.5±27.2 10.5±3.2 
WB 132.5±1.3 100.0±1.8 133.3±1.3 0.2±0.0 99.8±1.4 

 
B: ⿊雲⺟、V: バーミキュライト、I: イライト、K: カオリナイト、M: モンモリロナイ
ト、D: ディッカイト、P: パイロフィライトおよびWB: ⾵化⿊雲⺟ 



 3-7 

電荷を多く帯びている。そのため、イオン交換よりも強く吸着しているセシウム量は 84.6%
となったと考えられる。⿊雲⺟、イライト、⾵化⿊雲⺟は多くのセシウムを強く固定してい
る。イオン交換よりも強く吸着しているセシウム量は、イライト、⿊雲⺟、⾵化⿊雲⺟の順
に⼤きくなっていき、それぞれ 35.4%、51.4%、99.8％である。⿊雲⺟、⾵化⿊雲⺟、イラ
イトはいずれも 2:1 型の層状粘⼟鉱物であり、⾮膨潤性である。そのため、イオン交換より
も強く吸着するセシウム量が多いと考えられる。また、イライトは２⼋⾯体型鉱物であり、
⿊雲⺟と⾵化⿊雲⺟は 3 ⼋⾯体型鉱物である。2 ⼋⾯体型鉱物よりも 3 ⼋⾯体型鉱物のほ
うが構造的な制約が多く、⼀般的に膨潤しにくい。セシウムの層間内部への侵⼊は、膨潤や
⾵化作⽤による層間の開裂が重要である。⿊雲⺟と⽐較して、イライトや⾵化⿊雲⺟の⽅が
層間内部のセシウム吸着サイトへアクセスしやすく、イオン交換よりも強く吸着するセシ
ウム量が多くなったと考えられる。 
 
3.3.4. シデロホア溶液による振とう試験 
シデロホア溶液による振とう試験におけるセシウム溶出率を図 3‒2 に⽰す。イライト、⾵

化⿊雲⺟は、シデロホアによりセシウム溶出率が有意に増加し（p値<0.05）、それぞれ 1.7
倍、12.3倍に増加した。カオリナイト、パイロフィライト、ディッカイト、モンモリロナイ
トは、誤差が⼤きくなった。これは、酢酸アンモニウム洗浄によって脱離したセシウム量が、
セシウムの吸着量に対して⼤きかったことに起因している。また、⿊雲⺟（p値=0.24）と

 

 
図 3‒2 振とう試験におけるセシウム溶出率（B: ⿊雲⺟、V: バーミキュライト、I: イラ
イト、K: カオリナイト、M: モンモリロナイト、D: ディッカイト、P: パイロフィライ
トおよびWB: ⾵化⿊雲⺟）。*は p値が 0.05以下であったことを⽰している。 
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バーミキュライト（p値=0.96）では有意な差は⾒られなかった。⿊雲⺟は、⼟壌中におけ
るセシウム吸着挙動に⼤きな影響を与える鉱物であり、また p 値もバーミキュライトと⽐
較して⼩さい。そこで、シデロホアによるセシウム溶出率への影響をより明確にするため
に、続けて 4 回の振とう試験を繰り返した。各振とう試験における液相中のセシウム濃度
の積算結果を図 3‒3 に⽰す。⿊雲⺟では⼀回の振とう試験では有意な差が認められなかっ
たが、5回繰り返すことで、積算溶出率はシデロホア存在下で 8.8%、ブランク試験で 6.9%
となり、有意に増加した（p値<0.01）。 
 以上より、シデロホアの存在によってセシウムの溶出量が増加する鉱物は、⿊雲⺟、イラ
イト、⾵化⿊雲⺟と明らかにした。いずれも多くのセシウムを強く固定する性質を有してい
る鉱物である。⼀⽅、シデロホアによるセシウム溶出量増加効果は認められなかった鉱物
は、バーミキュライト、カオリナイト、パイロフィライト、ディッカイト、モンモリロナイ
トである。シデロホアの存在によるセシウム溶出率の変化は、鉱物によって傾向が異なるこ
とを明らかにした。 
 
 
3.4. まとめ 
 本章では、粘⼟鉱物の違いがシデロホアによるセシウム溶出現象に与える影響について、
鉱物種と⾵化作⽤の観点から実験を⾏った。その結果得られた主な知⾒は以下の通りであ
る。 
 

 
図 3‒3 ⿊雲⺟の振とう試験の繰り返しにおけるセシウムの積算溶出率。 
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（１）カオリナイト、ディッカイト、パイロフィライト、モンモリロナイトと⽐較して、バ
ーミキュライト、⿊雲⺟、イライト、⾵化⿊雲⺟においてセシウムの吸着率が⾼くなった。
これは粘⼟鉱物の膨潤性と同型置換量を反映した結果である。また、⿊雲⺟、イライト、⾵
化⿊雲⺟における違いについても、⼋⾯体シート構造や⾵化（イオン交換）による層間構造
の違いから説明することができた。 
（２）シデロホア溶液による振とう試験を通じて、シデロホアによってセシウム溶出率が増
加する鉱物は、⿊雲⺟、イライト、⾵化⿊雲⺟であることがわかった。⼀⽅、バーミキュラ
イト、カオリナイト、パイロフィライト、ディッカイト、モンモリロナイトでは、シデロホ
アによるセシウム溶出率に違いは⾒られなかった。 
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第４章 セシウム濃度がシデロホアによるセシウム溶出現象に与える影響 
 
4.1. はじめに 
粘⼟鉱物におけるセシウム吸着サイトには、鉱物の表⾯、エッジ部、フレイドエッジサイ

ト、層間内部がある。これらの吸着サイトにはセシウムの濃度に依存した選択性があり、実
験的な観察からは、10-7M 以下の濃度においてはフレイドエッジサイトに選択的に吸着され
る[1]。吸着サイトによってセシウムの選択性が異なることから、セシウム濃度が低い場合
には、セシウムの溶出挙動も変化することが考えられる。そこで本章では、⾼濃度あるいは
低濃度のセシウムを⿊雲⺟に吸着させ、シデロホア溶液によるセシウム溶出試験に⽤いる
ことで、セシウム濃度の違いが与える影響を明らかにする。 
 
4.2. 実験⽅法 
 安定同位体セシウムの測定には ICP‒MS を⽤いることで、⾼感度な測定を⾏うことがで
きる（検出限界およそ 0.5 µg/L）。⼀⽅、放射性セシウムは、放射能を測定することで定量
できる。放射性セシウム-137 が放出する放射線はβ線およびγ線であり、液体シンチレー
ションカウンター（検出限界 1 Bq/L 以下）やゲルマニウム半導体検出器（検出限界 1 Bq/L
以下）などにより、ICP‒MS よりもさらに⾼感度な測定を実施できる。以上より放射性セシ
ウムを⽤いることで、濃度が 10-7M 以下のトレーサーレベルの領域での実験が可能となる。
なお、放射性セシウム-137 の⽐放射能は、3.12×10-13 g/Bq である。 
 
4.2.1. 安定同位体セシウムを吸着させた⿊雲⺟の振とう試験 
第３章の 3.2.3.と同様の⽅法で、バッチ⽅式にて⿊雲⺟にセシウムを吸着させた。⿊雲⺟

1 g に、1 M のセシウム溶液を 100 mL 添加し 1 週間振とうした。振とう後は遠⼼分離し
（10,000rpm, 15min）、吸着液を取り除いた。その後、超純⽔で洗浄し、45˚C で乾燥させ
た。添加されたセシウム量は、セシウム吸着液の濃度と、振とう後の溶液中のセシウム濃度
の差から求めた。さらに、余剰のセシウムを除去するため、1M 酢酸アンモニウム溶液を
100 mL 加え、24 時間振とうした。振とう後は遠⼼分離し（10,000rpm, 15min）、吸着液を
取り除いた。その後、超純⽔で洗浄し、45˚C で乾燥させた。 
セシウムを吸着させた⿊雲⺟ 20 mg に 10 µM シデロホア溶液 20 mL、また、ブランク試

験として精製⽔ 20mL を添加し、48時間振とうした。振とう後、遠⼼分離し（10,000rpm, 
15min）、上澄み液を 0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。ろ液中の Cs濃度は ICP‒MS
で測定した。 
 
4.2.2. 放射性セシウムを吸着させた⿊雲⺟の振とう試験 
低濃度のセシウムの添加には、放射性セシウム（137Cs）を使⽤した。⿊雲⺟ 1.25 g に精製

⽔ 20 mL を添加し、さらに 0.27 µM 137CsCl溶液（in 1.16 M HCl）を 200 µL 添加した。
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0.27 µM 137CsCl溶液は、76.3 Bq/µL に相当する。なお、放射能は 2020年 4⽉ 1⽇の値に補正
した。その後、48時間振とうし、遠⼼分離する（10,000rpm, 15min）。上澄み液は 0.45 µm
シリンジフィルターでろ過した。その後、⿊雲⺟を精製⽔で洗浄し、40˚C で乾燥させた。
添加されたセシウム量は、セシウム吸着液の濃度と、振とう後の溶液中のセシウム濃度の差
から求めた。 
Cs添加した粘⼟鉱物 80 mg に 10 µM シデロホア溶液 4 mL、また、ブランク試験として

精製⽔ 4 mL を添加し、48時間振とうした。振とう後、遠⼼分離し（10,000rpm, 15min）、
上澄み液を 0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。サンプリングした溶液のうち 1 mL は
液体シンチレーションカウンターにて放射能を測定した。各サンプルにつき 30 分間の測定
を 3回繰り返した。 
 
 
4.3. 結果と考察 
 
4.3.1. セシウムの吸着量 
 ⿊雲⺟への安定同位体セシウムの吸着率は 97.3%であった。1M 酢酸アンモニウム溶液
による洗浄で脱離した余剰のセシウムは、吸着量の 4.4%であり、セシウムの吸着量は 124 
µg/g となった。⼀⽅、放射性セシウムの吸着率は 99.7％であり、ほぼ全てのセシウムが⿊
雲⺟に吸着した。放射性セシウムの吸着量は、12500 Bq/g（= 3.9 ng/g）であり、これは福
島原発事故後に報告されている粘⼟鉱物の濃度[2]のおよそ 5倍の濃度である。 
 
4.3.2. ⿊雲⺟の振とう試験 
安定同位体セシウムおよび放射性セシウムを添加した⿊雲⺟の振とう試験の結果を図 4‒1

に⽰す。安定同位体セシウムを添加した⿊雲⺟の振とう試験において、セシウム溶出率は
3.1%であり、ブランク試験は 0.75%であった。⼀⽅、放射性セシウムを添加した⿊雲⺟の
振とう試験において、セシウム溶出率は 0.74%であり、ブランク試験は 0.35%であった。
これらの結果から、シデロホアによるセシウム溶出現象は、トレーサーレベルのセシウム吸
着量であっても起こることが明らかになった。トレーサーレベルでのセシウム濃度におけ
る、シデロホアによるセシウム溶出現象の研究はいくつかなされている。Yamaji ら[3]はシ
デロホアを⽣産する微⽣物の培養液によって、⼟壌からの放射性セシウムの溶出量が増加
することを⽰しており、本研究における結果と⼀致する。Yamaji ら[3]のデータから得られ
る溶出率は 4%であり、ブランク試験では 2%である。先⾏研究においてはシデロホアの濃
度が測定されておらず直接に⽐較することはできない。本研究の結果が Yamaji ら[3]によ
って得られた溶出率よりも低くなった原因として、培地成分の影響が考えられる。Yamaji ら
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[3]の使⽤した培地には 1mM のカリウムが含まれている。カリウムはセシウムとイオン半
径や⽔和半径が類似しており[4]、イオン交換することがある[5]。カリウムによってセシウ
ムの交換が促進された結果、本研究で得られた溶出率よりも⾼くなったものと考えられる。 
 セシウムの濃度がトレーサーレベルであると、セシウムは選択的にフレイドエッジサイ
トに吸着されることが報告されている[6]。フレイドエッジサイトにおけるセシウムは、内
圏型の錯体を形成する[7]。本研究における放射性セシウムを使⽤した実験では、セシウム
濃度は 2.7×10-9M であり、先⾏研究[1]によると、⾮常に強固な固定サイトに選択的に吸着
しており、安定同位体セシウムを使⽤した実験におけるでは、セシウムは選択性の異なる複
数の吸着サイトに吸着している。安定同位体セシウムを吸着させた⿊雲⺟においては、吸着
したセシウムの⼀部は超純⽔により溶出しており（3.3.4.参照）、選択性が⾮常に低いセシウ
ムが存在していることがわかる。このように、吸着したサイトが異なっているため、安定同
位体セシウムを吸着させた⿊雲⺟よりも、放射性セシウムを吸着させた⿊雲⺟で溶出率が
⼩さくなったと考えられる。 
それぞれの条件で、シデロホアの存在による溶出率の増加は、安定同位体セシウムを吸着

させた⿊雲⺟ではおよそ 4.1 倍、放射性セシウムを吸着させた⿊雲⺟ではおよそ 2 倍であ
った。放射性セシウムを使⽤した実験結果から、フレイドエッジサイトなどの⾮常に強固な
固定サイトに吸着したセシウムの溶出量は、シデロホアによっておよそ 2 倍に増加するこ
とが予想できる。安定同位体セシウムを使⽤した実験においては、セシウム溶出量はおよそ
4.1 倍であり、放射性セシウムを使⽤した実験結果よりも⼤きい。これは、シデロホアは、

 
図 4‒1 安定同位体セシウム（133Cs）および放射性セシウム（137Cs）を添加した⿊雲⺟の
振とう試験の結果 
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⾮常に選択性の⾼いセシウム吸着サイト（フレイドエッジサイトなど）以外の吸着サイトに
対しても影響を及ぼしていることを⽰している。フレイドエッジサイトなどでよく⽣成さ
れるセシウムの内圏型の錯体は、粘⼟鉱物の表⾯においても形成されることが指摘されて
いる[8]。シデロホアが鉱物表⾯やエッジ部などに作⽤したことで、これらの内圏型の錯体
に由来するセシウムが溶出し、安定同位体セシウムを使⽤した実験における溶出率の増加
が、放射性セシウムを使⽤した実験よりも顕著であったと考えられる。 
 
 
4.4. まとめ 
⾼濃度あるいは低濃度のセシウムを吸着させた⿊雲⺟を作成し、シデロホア溶液によりそ

れらから溶出するセシウムを測定することで、セシウム濃度の違いが与える影響を把握す
ることを試みた。その結果得られた主な知⾒は以下の通りである。 
（１）安定同位体セシウムを添加した⿊雲⺟の溶出率は 3.1%で、ブランク試験と⽐較して
およそ 4.1倍⼤きくなった。放射性セシウムを添加した⿊雲⺟の溶出率は 0.75%で、ブラン
ク試験と⽐較しておよそ 2倍⼤きくなった。 
（２）シデロホアによるセシウムの溶出量は、フレイドエッジサイトへの選択性が⾮常に⾼
くなるトレーサー濃度のセシウムが吸着した⿊雲⺟においても、有意な増加が認められた。 
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第 5 章 シデロホアによるセシウム溶出現象のメカニズムの検討 
 

5.1. はじめに 
シデロホアによるセシウム溶出現象については、いくつかの報告があるが[1]、溶出メカニ

ズムの解明には⾄っていない。そこで本章では、この未解明のメカニズムの推定を試みた。
まず、シデロホアの錯体形成に関する実験を⾏い、その特徴を調べた。粘⼟鉱物におけるセ
シウムの強固な吸着は、イオン交換やクーロン⼒による効果のみならず、構造の作⽤による
影響も無視できない[2]。そこで、シデロホア溶液を⽤いた振とう試験において、粘⼟鉱物
を構成する主要元素の溶出挙動や構造の特徴を調べ、粘⼟鉱物の構造に与える影響に関し
て調べた。最後に、これらをもとにシデロホアによるセシウム溶出現象のメカニズムの推定
を試みた。 
 
 
5.2. 実験⽅法 
 
5.2.1. シデロホアによる錯形成 
シデロホアによる第⼆鉄やセシウムとのキレート形成に関する検討を⾏った。シデロホア

の錯形成の状態は吸光度を⽤いて計測した。シデロホアは鉄とキレートすることで吸光ス
ペクトルに変化が現れる[3]。そこで、対応する吸光波⻑を⽤いた連続変化法（Jobʼs plot）
[4]により錯形成を検討した。⾦属!とリガンド"との錯体形成は、以下の平衡式で表される。
また、この時の錯平衡定数を#$とする。 

! + &" ⇄ !"( 

#$ =
[!]["](
[!"(]

 

⾦属とリガンドの初期濃度をそれぞれ!,と",とすると、 

#$ =
(!, − [!"(])(", − &[!"(])(

[!"(]
 

リガンド濃度と⾦属濃度の和が⼀定とすると、 
!, + ", = 0,	(2onstant) 

両辺を0,	で割ると、 

!, 0,	8 + ", 0,	8 = 1 

ここで、⾦属およびリガンドのモル⽐を:、;とすると、 
: + ; = 1 

また、 
!, = 0,: 
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!, = 0,(1 − ;) 
", = 0,; 

", = 0,(1 − :) 
これらを代⼊すると、 

#$[!"(] = (0,: −!"()(0,(1 − :) − &[!"(])( 
ここで、⾦属のモル⽐:で微分すると、 

#$ <
=[!"(]
=: > = ?0, −

=[!"(]
=: @ (0,(1 − :) − &[!"(])( 

              + (0,: − !"()&(0,(1 − :) − &[!"(])(AB(−0, − &
=[!"(]
=: ) 

錯体の濃度が最⼤となる時、=[!"(] =:⁄ = 0となり、 
0 = 0,E(1 − (& + 1):)(0,(1 − :) − &[!"(])(AB 

これを解くと、錯体の濃度が最⼤となる時の⾦属およびリガンドのモル⽐:F、;Fは 

:F = 1
& + 1 

;F = 1 − : = &
& + 1 

となる。これらより 
;F
:F

= & & + 1⁄
1 & + 1⁄ = & 

が得られる。すなわち、錯体濃度が最⼤となる条件における⾦属およびリガンドのモル⽐を
⽤いることで、錯体形成⽐が求められる。 
本研究においては、表 5‒1 に⽰す条件で 1 mM のシデロホア溶液および 0.5 mM の Fe3+溶

液または 0.5 mM のセシウム溶液を混合し、吸光スペクトルを測定した。これによりシデロ
ホアの錯形成⽐を求めた。 
 次に 1 mM シデロホア溶液 50 µL に HCl および NaOH で pH = 2、4、6、8、10、12（イ

表 5‒1 連続変化法におけるサンプル添加量 
シデロホアの 
モル⽐ 

0 0.1 0.2 0.3 0.4 0.5 0.6 0.7 0.8 0.9 1.0 

1mM シデロホア 
[µL] 

0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 

0.5mM Fe3+/Cs+ 

[µL] 
200 180 160 140 120 100 80 60 40 20 0 

H2O [µL] 800 810 820 830 840 850 860 870 880 890 900 
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オン強度 0.1）に調整した溶液 950 µL を加えて 50 µM とし、吸光スペクトルを測定した。
また、0、20、50 µL のシデロホア溶液に、0.5 mM の Fe3+溶液 0、10、50、100 µL を加え、
pH = 2、4、6、8、10、12（イオン強度 0.1）の溶液で全量を 1000 µL にし吸光スペクトル
を測定した。 
 
5.2.2. 粘⼟鉱物構成元素の溶出挙動 
 シデロホアは鉄とはキレートをなすが、セシウムとはキレートをなさないことが⽰唆さ
れた（5.3.1. 参照）。この点から、シデロホアはセシウムに直接作⽤せず、別のメカニズム
によってセシウムの溶出を促進させていることが考えられる。先⾏研究において、このメカ
ニズムは、イオン交換によるものではなく[5]、鉱物の Al-O や Fe-O結合に関係があること
が⽰唆されている[1]。層状構造を有する粘⼟鉱物においては、アルミニウムや鉄などの⾦
属元素は含まれているため、これらの元素の溶出量を把握することで、シデロホアによるセ
シウム溶出効果のメカニズムにアプローチすることができると考えた。そこで、様々な種類
の粘⼟鉱物を⽤いて、シデロホアによる振とう試験における粘⼟鉱物の主要な構成元素（鉄、
アルミニウム、マグネシウム）の溶出量を測定した。 
使⽤した粘⼟鉱物は第 4 章で使⽤した⿊雲⺟（#8. ED. 120-1、株式会社ニチカ）、バーミ

キュライト（8. EG. 540-2、株式会社ニチカ）、イライト（#16-3-20-1、株式会社ニチカ）、
カオリナイト（JCSS-1101c、⽇本粘⼟学会）、モンモリロナイト（JCSS-3102、⽇本粘⼟学
会）、ディッカイト（JCSS-1301、⽇本粘⼟学会）、パイロフィライト（JCSS-2101、⽇本粘
⼟学会）、⿊雲⺟に⼈⼯⾵化処理を施した⾵化⿊雲⺟の 8種類である。 
⽇本粘⼟学会より⼊⼿した参考試料 4種類（カオリナイト、モンモリロナイト、ディッカ

イト、パイロフィライト）の構成元素は報告されている[6]が、⿊雲⺟、バーミキュライト、
イライトに関しては報告がない。そこで、酸分解処理により含有する元素の分析を⾏った。
粘⼟鉱物 20 mgをテフロン製容器に⼊れ、70% HClO4 を 1 mL と 38% HF を 2 mL加えた。
容器の蓋をし、160 ̊ C のホットプレートで 2 時間加熱し、室温で冷却した。蓋を取り 100 ̊ C の
ホットプレートで加熱し、酸溶液を蒸発乾固させた。その後、70% HClO4 を 0.5 mL と 38% HF
を 1 mL加え、容器の蓋をして 160 ˚C のホットプレートで 2 時間加熱し、室温で冷却した。蓋
を取り 100 ̊ C のホットプレートで加熱し、酸溶液を蒸発乾固させた。この操作は 2回繰り返し
た。10%硝酸 1 mL と 20% H2O2 20 µL を加え、100 ˚C のホットプレートで加熱し完全に溶解
させた。溶液は 1%硝酸で回収し、回収溶液中の鉄、アルミニウム、マグネシウムを ICP‒OES
で測定した。 
振とう試験は第 3 章と同様の⽅法で⾏った。粘⼟鉱物試料 1 gに 1 mg/L セシウム溶液を

100 mL加え、7⽇間振とうした。振とう後、遠⼼分離により上澄み液を取り除いた。その
後超純⽔で 5回洗浄し、45˚C で乾燥させた。次に、1 M酢酸アンモニウム（pH = 7.0）を
100 mL加え、24 時間振とうした。振とう後、遠⼼分離により上澄み液を取り除いた。その
後超純⽔で 3回洗浄し、45˚C で乾燥させた。1M 酢酸アンモニウムで洗浄した粘⼟鉱物を
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20 mgをそれぞれ 50 mL遠沈管に⼊れ、10 µM シデロホア溶液を 20 mL添加し、24 時間
振とうした。また、ブランク試験として、超純⽔を 20 mL添加し、同様に 24 時間振とうし
た。振とう後、遠⼼分離し、上澄み液を 0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。ろ液は、
硝酸で酸性にしたのち、ICP‒OESで鉄、アルミニウム、マグネシウム、ケイ素を測定した。
また、⿊雲⺟に関しては、第 3 章と同様に振とう試験を繰り返した。遠⼼分離後に残った粘
⼟鉱物に、新しいシデロホア溶液を 20 mL加え、24 時間振とうした。振とう後、遠⼼分離
し、上澄み液を 0.45 µm シリンジフィルターでろ過した。この操作を 4回繰り返した。ろ
液は、硝酸で酸性にしたのち、ICP‒OESで鉄、アルミニウム、マグネシウム、ケイ素を測
定した。⿊雲⺟は、振とう試験後に 45˚C で乾燥させ、XRD 測定および SEM 観察を⾏っ
た。 
また、粘⼟鉱物から脱離したセシウムが粘⼟鉱物に再吸着し、脱離量が過⼩評価になって

いるかどうかを検討するため、1 M酢酸アンモニウムを含む 10 µM シデロホア溶液を⽤い
た振とう試験を⾏った。⿊雲⺟ 20 mgを遠沈管に取り、1M酢酸アンモニウムを含む 10 µM 
シデロホア溶液を 20 mL加え、24 時間振とうした。振とう後、遠⼼分離し、上澄み液を 0.45 
µm シリンジフィルターでろ過した。この操作を 4回繰り返した。また、ブランクとして 1 
M 酢酸アンモニウムで同様の振とう試験を繰り返した。ろ液は、硝酸で酸性にしたのち、
ICP‒MSでセシウムを、ICP‒OESで鉄、アルミニウム、マグネシウム、ケイ素を測定した。 
 
 
5.3. 結果と考察 
 
5.3.1. シデロホアによる錯形成 
シデロホア溶液と Fe3+溶液を⽤いた連続変化法における各条件の吸光スペクトルを図 5‒1

に⽰す。先⾏研究[3, 7]と同様、得られたスペクトルにおいて、480 nm付近に鉄との結合に
由来する新たな吸収極⼤が出現した。そこで、480 nm における吸光度を⽤いて、ジョブプ
ロットを⾏った結果を図 5‒2 に⽰す。プロット結果から、シデロホアのモル⽐がおよそ 0.5
において 480 nm における吸光度は最⼤となっていることが分かる。すなわち、シデロホア
と鉄は 1：1 の⽐で錯体を形成していることがわかる。通常シデロホアは鉄と 1:1 で結合し
ており、先⾏研究と⼀致している[8]。⼀⽅、シデロホア溶液とセシウム溶液を⽤いた連続
変化法における吸光スペクトルは、シデロホアのモル⽐が減少するにしたがって、吸光度が
減少している。この結果から、シデロホアはセシウムとキレート形成していないと考えられ
る。 
 
5.3.2. 粘⼟鉱物構成元素の溶出挙動 
使⽤した粘⼟鉱物の主要構成元素である鉄、アルミニウム、マグネシウムの含有量を表 5‒

2 に⽰す。シデロホア溶液を⽤いた振とう試験において、シデロホア溶液中に溶出した元素 
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の濃度を図 5‒3 に⽰す。第 3 章で検討したように、⿊雲⺟、⾵化⿊雲⺟、イライトでは、ブ
ランク試験よりもシデロホア溶液を⽤いた場合にセシウムの濃度は⾼くなった。⼀⽅、モン
モリロナイト、バーミキュライト、パイロフィライト、ディッカイト、カオリナイトでは同
程度であった。鉄の濃度に着⽬すると、モンモリロナイトを除く全ての鉱物種でブランク試
験よりもシデロホア溶液を⽤いた場合において濃度が⾼くなった。その中でも、⿊雲⺟、イ

 
 
 

図 5‒1 連続変化法における各条件での吸光スペクトル。凡例の数字はシデロホアのモ
ル⽐を表している。 
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図 5‒2 シデロホアと鉄のジョブプロット。 
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ライト、⾵化⿊雲⺟では⽐較的濃度が⾼い。これらの鉱物は、他の鉱物よりも⽐較的多くの
鉄が含まれており、シデロホアとのキレートを形成しやすいことが理由と考えられる。アル
ミニウム濃度の傾向は、モンモリロナイトを除く全ての鉱物種でブランク試験よりも、シデ
ロホア溶液を⽤いた場合において濃度が⾼くなった。ケイ素濃度に関して、シデロホア溶液
を⽤いた場合とブランク試験における濃度はイライト、カオリナイト、ディッカイトで有意
な増加が認められたものの（p値<0.05）、いずれも低濃度であった。上記以外の鉱物におい
ては、ケイ素の濃度はブランク試験と⽐較して有意な差が認められず、同程度であった。 
 アルミニウム濃度とケイ素濃度は、粘⼟鉱物種による傾向が⾮常に似ており、⿊雲⺟、モ

表 5‒2 粘⼟鉱物中の鉄、アルミニウム、マグネシウム含有量 [mg/g] 
鉱物 B V I M P D K 
Al 84.0 55.0 3.9 31.5 61.7 102.1 96.8 
Fe 150.8 34.9 55 5.6 0.7 0 0 
Mg 20.5 128.8 10.6 15.7 0 0 0 

鉱物の記号はそれぞれ、B：⿊雲⺟、V：バーミキュライト、I：イライト、M：モンモ
リロナイト、P：パイロフィライト、D：ディッカイト、K：カオリナイトを表す。モン
モリロナイト、パイロフィライト、ディッカイト、カオリナイトは、宮脇ら[6]の報告
から計算した。 

 

 
図 5‒3 シデロホア溶液中の鉄、アルミニウム、マグネシウム、ケイ素の濃度（B：⿊雲
⺟、V：バーミキュライト、I：イライト、M：モンモリロナイト、P：パイロフィライ
ト、D：ディッカイト、K：カオリナイト、WB：⾵化⿊雲⺟）。 
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ンモリロナイト、⾵化⿊雲⺟において、⽐較的⾼い濃度が測定された。⿊雲⺟と⾵化⿊雲⺟
に関しては、粘⼟鉱物構造中の四⾯体シートにおいて、ケイ素とアルミニウムは同型置換の
関係がある。使⽤した⿊雲⺟の全分解試験から得られた元素濃度を元に組成式を計算する
と[9]、( Si3.4 Al0.6 ) ( Al2.2 Fe2+1.2 Mg0.4) O10 ( OH )2 で表される。つまり、四⾯体シート構造
中のケイ素の約 15%がアルミニウムに同型置換していると考えられる。溶出濃度に関して、
ケイ素に対するアルミニウムのモル⽐は、⿊雲⺟が 0.24、⾵化⿊雲⺟が 0.08 であり、それ
ぞれのブランク試験においては、⿊雲⺟が 0.15、⾵化⿊雲⺟が 0.05 である。四⾯体シート
構造中のケイ素に対するアルミニウムのモル⽐ 0.18 と⽐較すると、⿊雲⺟ではブランク試
験では同程度であり、シデロホアの存在下では増加している。これは、シデロホアの存在に
より、四⾯体シート構造の崩壊に加えて、さらにアルミニウムの溶出が起こっていることが
考えられる。⿊雲⺟は、⼋⾯体シート中にもアルミニウムが存在しており、このアルミニウ
ムが溶出したことが予想できる。また、鉄の濃度が⾼いことからも、⿊雲⺟の⼋⾯体シート
に存在する鉄が溶出したと予想される。以上より、⿊雲⺟は、シデロホアによって粘⼟鉱物
構成元素を溶解させることができ、アルミナ⼋⾯体シート中の⾦属元素の溶出も可能にし
ていると考えられる。⾵化⿊雲⺟においては、ケイ素に対するアルミニウムのモル⽐はシデ
ロホア存在下で 0.08 であり、ブランク試験では、アルミニウムのモル⽐は 0.05 である。シ
デロホアの存在によりアルミニウムのモル⽐が⼤きくなっており、これは⿊雲⺟同様、シデ
ロホアの存在によりアルミナ⼋⾯体シート中の⾦属元素が溶出していると考えられる。⼀
⽅、⾵化処理前の⿊雲⺟と⽐較すると⼤きく減少している。これは、アルミニウムの溶出量
が⾵化⿊雲⺟では減少していることに起因していると考えられる。シデロホア−鉄錯体の
厚さは 3.6Åであると報告されている[10]。また、⿊雲⺟の各シート構造の厚さは 2.2Åで
あるとされている[11]。⾵化⿊雲⺟は、層間イオンがカリウムからナトリウムに置換された
ことに伴い、層間距離が 12.1Åに増加した。シート構造⾃⾝の持つ厚さを考慮すると、層
間の厚さは 5.5Åとなる。これは、シデロホアが層間に⼊る空間が存在していることを⽰唆
している。シデロホアは粘⼟鉱物の層間内部に侵⼊することができ、層間のイオンがナトリ
ウムであればより容易に侵⼊することができることが知られている[12]。つまり、⾵化⿊雲
⺟においても、シデロホアの層間への侵⼊が起こっている可能性がある。このことは、層間
に侵⼊できない場合（⾵化処理前の⿊雲⺟）と⽐較して、容易に鉄にアクセスでき、そのた
めにアルミニウムの溶出量が減ったと推測できる。 
 ⿊雲⺟を⽤いて⾏った 5回の振とう試験の繰り返し（3.3.4. 参照）における、各試⾏回数
での溶液中の濃度から算出した積算の溶出率を図 5‒4 に⽰す。振とう試験の回数が増加す
るにつれて、鉄、アルミニウム、マグネシウムの溶出率が増加しており、それぞれ 5回⽬に
おいて、0.63%、0.74%、0.90％であった。⼀⽅、ブランク試験では、鉄とアルミニウムは、
振とう回数による溶出率の変化は⾒られない。マグネシウムではブランク試験においても
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溶出率が増加したものの、溶出率はシデロホアの存在下よりも低くなった。なお、液相中の
ケイ素の濃度は、シデロホアの存在の有無による違いは認められなかった。シデロホアは鉄
とのキレート能⼒は⾮常に⾼く、アルミニウムとも⽐較的強くキレートを形成することが
知られている[13]。鉄とアルミニウムは、シデロホアとキレートを形成することにより、粘
⼟鉱物から液相中へと移⾏したと考えられる。液相中の鉄とアルミニウムの溶出率、モル⽐
は同程度であった。表 5‒2 に⽰した⿊雲⺟の組成においても、鉄とアルミニウムのモル⽐
はほぼ同じであり、液相中のモル⽐と類似している。このことより、シデロホアは⿊雲⺟か
ら⼀様に鉄とアルミニウムを溶解させたと考えられる。すなわち、シデロホアによる鉄とア
ルミニウムの液相中への移⾏は、⿊雲⺟の層構造全体が⼀様に溶解したために起こったと
⾔える。 
振とう試験の前後における⿊雲⺟の XRDパターンの変化は⾒られなかった。これは、5回

の振とう試験を通じて、⿊雲⺟の層構造および層間距離は変化しなかったことを⽰してい
る。SEM 観察の結果を図 5‒5 に⽰す。シデロホアを⽤いた振とう試験後の⿊雲⺟試料は、
⼤きな変化が⾒られないものが多かったものの、⼀部の⿊雲⺟試料において、表⾯が平滑で
はなくなった試料が観察された。この試料の表⾯の鉄、アルミニウム、ケイ素の分布を EDX

 
図 5‒4 ⿊雲⺟の振とう試験の繰り返しによって溶出した元素の累積濃度 
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分析したところ、鉄は全体に分布していた。⼀⽅で、アルミニウムとケイ素は、シート構造
の縁部分において不存在を⽰していた。アルミニウム、ケイ素は粘⼟鉱物の四⾯体シートを
構成する元素であり、鉄は⼋⾯体シートを構成する元素である。四⾯体シートを構成する元
素が表⾯において観察されず、⼋⾯体シートを構成する元素が観察されたことは、⿊雲⺟表
⾯の縁において、層構造が部分的に崩壊している可能性を⽰唆している。 
 ⿊雲⺟にでは、シデロホアによる鉱物の⼀様な溶解が起こった。鉱物は、このような変化
により変質していく。変質などを伴う⾵化過程により、粘⼟鉱物のセシウム吸着能⼒は変化

 

 

 
図 5‒5 振とう試験後の⿊雲⺟試料の SEM‒EDX 観察の結果。平滑な表⾯構造を有した
もの（上）や表⾯が平滑でなくなったもの（下）が観察された。 

Al Fe

Si Mg
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する[14]。そのため、⼀度脱離したセシウムであっても、鉱物の溶解によって⽣じた新たな
吸着サイトに再吸着している可能性がある。そこで、セシウムの競合イオンであるアンモニ
ウムイオンが過剰に存在する条件において、シデロホアによるセシウム溶出量を評価した。
1M 酢酸アンモニウムを含むシデロホア溶液による⿊雲⺟の振とう試験を繰り返した際の
鉄、アルミニウム、マグネシウム、セシウムの溶出率を図 5‒6 に⽰す。液相中のセシウム溶
出率は、1回⽬の振とう試験においてシデロホア存在下において平均が 20.0%であり、ブラ
ンク試験との有意差は認められなかった（p 値<0.26）。2 回⽬以降は溶出率の増加量は、1
回⽬と⽐較して⼤きく減少した。これは、イオン交換態として存在しているセシウムが 1回
⽬の振とう試験において溶出したことが理由と考えられる。3回⽬以降はシデロホアの存在
により、セシウム溶出量の有意な増加が認められ、5回⽬の振とう試験後の積算の溶出率は、
シデロホアの存在下で 23.0%、ブランク試験で 21.4％となった（p 値<0.01）。鉄、アルミ
ニウム、マグネシウムの溶出率は、アンモニウムイオンが存在しない場合と同様の傾向を⽰
し、シデロホア溶液による振とう試験回数の増加に伴い、鉄、アルミニウム、マグネシウム

 
図 5‒6過剰のアンモニウムイオン存在かでのシデロホア振とう試験による、鉄、アルミ
ニウム、マグネシウム、セシウムの累積溶出率。 
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の溶出率は増加した。 
アンモニウムイオンが存在しない場合は、第 3 章にて実験を⾏った。5回の振とう試験の
積算のセシウム溶出率に関して、シデロホアの存在による増加量はアンモニウムイオン存
在下で 1.6%（p値<0.01）、アンモニウムが存在しない場合で 1.9%（p値<0.01）であった。
このことより、過剰のアンモニウムイオンの存在によって、セシウム溶出率は同程度に増加
した。アンモニウムイオンは、カリウムイオンよりもセシウムにとっての競合イオンとして
の性質がおよそ 5 倍⾼いことが⽰唆されている[15]。粘⼟鉱物において最もセシウムへの
選択性が⾼いフレイドエッジサイトに置いては、セシウムの選択性はカリウムのおよそ
1000 倍以上とされている[16]。本実験条件においては、アンモニウムイオンの濃度は、セ
シウムイオンよりも数⼗万倍以上⾼いため、新たに出現したフレイドエッジサイトなどの
吸着サイトへの再吸着の影響は⼩さいものと考えられる。 
 

5.3.3. メカニズムの考察 
透過電⼦顕微鏡を⽤いた観察により、セシウムは粘⼟鉱物の層間に⼀様に分布していたこ

とが報告されている[17, 18]。また、福島県の⼟壌試料から分離された⾵化雲⺟についても
セシウムの⼀様な分布が推測されている[19]。セシウムは粘⼟鉱物の層間距離が 1.0 nm か
ら増加するに従い親和性が⾼くなることが⽰されており[2]、これはフレイドエッジサイト
においてセシウムが⾼い親和性を有することに⼀致する。しかし、⾵化雲⺟に吸着したセシ
ウムの溶出量は、経時変化により減少することも報告されている[20]。さらに、層間のカリ
ウムはセシウムと交換することも報告されている[21]。これらを踏まえると、実験に使⽤し
た⿊雲⺟においても層間にセシウムが分布している構造になっていることが予想できる。
カリウムがセシウムと交換することでできた層間は、カリウムで満たされていた場合と⽐
較してわずかに増加し、層間距離が 1.07nm となったと報告されている[17, 18]。本研究で
使⽤した⿊雲⺟試料においては、セシウム吸着後の XRD測定によって得られた層間距離は
1.01 nm であった。これは経時変化による層間内部へのセシウムの進⾏が完了していないた
めと考えられる。このようなセシウムの内部への進⾏は、12ヶ⽉間の接触でおよそ 90%の
セシウムが層間内部へと進⾏すると⾒積もられている[18]。 
シデロホアの存在によって液相中の鉄、アルミニウム、マグネシウムの濃度が有意に増加

した点から、⿊雲⺟を構成している鉄、アルミニウム、マグネシウムがシデロホアの作⽤に
より液相中に移動したと推測される。この結果は、先⾏研究[5, 22, 23]と⼀致している。シ
デロホアによる鉱物からの鉄の溶出に関して、シデロホアはモンモリロナイト層間内部に
進⼊し、キレートを形成している可能性が指摘されている[12]。しかし、シデロホア溶液で
振とう試験を繰り返した⿊雲⺟の XRDパターンに変化は⾒られなかった。これは、実験に
⽤いた⿊雲⺟はモンモリロナイトのような膨張は⽰さないためと考えられる。つまり、本研
究において、シデロホアは⿊雲⺟表⾯やエッジ部などの部分に作⽤していると考えられる。
SEM 画像を⾒ると、シデロホアによる振とう試験を⾏った試料では、鉱物の表⾯が平滑で
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はなくなったものが観察された。これらは、振とう試験前の粘⼟鉱物には⾒られなかった。
⿊雲⺟の EDS分析の結果から、⿊雲⺟表⾯の縁において、層構造が部分的に崩壊している
ことが考えられる。粘⼟鉱物の格⼦構造であるシート構造が溶解の可能性は指摘されてお
り[24]、本研究でも層構造が溶解したと予想できる。しかし、この変化を直接的に観察する
ことは難しい[25]。⼀⽅、セシウムに対して⼤過剰のアンモニウムイオンを添加した実験に
おいて、セシウムの溶出率の増加は、アンモニウムイオンの存在にかかわらず同程度であっ
た。アンモニウムイオンの添加によりセシウムの溶出率の増加が同程度であったことは、ア
ンモニウムイオンによるイオン交換では脱離しないセシウムが、シデロホアによって脱離
していることを⽰している。 
以上より、シデロホアの存在によるセシウム溶出現象のメカニズムは、次のように説明で

きる可能性がある。(1)まず⿊雲⺟のエッジ部分に存在する鉄やアルミニウムなどの元素が
シデロホアとキレート形成し、脱離する。(2)これらの元素が⽋陥したこと付随して、シデ
ロホアとはキレートをなさない元素も溶出してゆく。 (3)エッジ部に吸着しているセシウム
が脱離してゆく。  
 
 
5.4. まとめ 
本章では、シデロホアによるセシウム溶出現象について、振とう試験を中⼼とした実験の
結果をもとに、溶出メカニズムの推定を⾏った。その結果得られた知⾒は以下の通りであ
る。 
（１）実験に⽤いたシデロホアは、鉄と 1：1 で錯体を形成していた。 
（２）シデロホアは、粘⼟鉱物のアルミナ⼋⾯体シート中の鉄とキレートを作る可能性が指
摘された。 
（３）シデロホアの存在による粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出量が増加する現象につ
いて、以下のメカニズムを推定した。(1)まず⿊雲⺟のエッジ部分に存在する鉄やアルミニ
ウムなどの元素がシデロホアとキレート形成し、脱離する。(2)これらの元素が⽋陥したこ
とに付随して、シデロホアとはキレートをなさない元素も溶出してゆく。 (3)その結果、エ
ッジ部に吸着しているセシウムが脱離してゆく。 
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第 6 章 有⽤なシデロホア⽣産微⽣物種の検討 
 
6.1. はじめに 
第 5 章までにおいて、微⽣物由来のシデロホアが粘⼟鉱物のセシウムの溶出に効果がある

ことを述べた。環境中における微⽣物と植物との共⽣関係に関して検討を⾏うことは、微⽣
物由来のシデロホアによるセシウム溶出現象が起こり得るかどうかを判断する上で⾮常に
重要である。そこで本章では、⼟壌中のシデロホア⽣産微⽣物と、⼟壌で栽培した植物の根
に共⽣した微⽣物の⽐較を通じて、⼟壌中におけるシデロホア⽣産微⽣物と植物との共⽣
関係に関する検討を⾏う。 
 
 
6.2. 実験⽅法 
 
6.2.1. ⼟壌中のシデロホア⽣産微⽣物の単離 
実験に供する⼟壌試料は、⽇本原⼦⼒研究開発機構（以後、JAEA）構内および福島県川俣

町において、ホワイトクローバーが群⽣している場所で、ホワイトクローバーごと採取し
た。その後、根域⼟壌を分離した[1, 2]。⼟壌が付着した状態の根を軽くゆすり、⼟壌の⼀
部を分離した。その後、根を⽔道⽔におよそ 20 分間浸してから、数⼗回かくはんした。次
に、超純⽔に移し替えて数⼗回かくはんし、根と密着した⼟壌を分離させた。この攪拌液は、
1% Tryptic Soy Broth 寒天（TSA）培地または 1% Nutrient Broth 寒天（NBA）培地を⽤い
た平板希釈法により 25˚C で培養した。コロニーの分離がよくできている培地からそれぞれ
456 サンプルずつ微⽣物を単離培養した。次に根域⼟壌より単離培養した微⽣物のコロニー
を、コルクボーラーで打ち抜き、CAS 寒天培地[3]上に設置し、25˚C で培養し、シデロホ
ア⽣産性の巣クローニングを⾏った。 
 

6.2.2. ホワイトクローバーに共⽣するシデロホア⽣産微⽣物の単離 
JAEA 構内および福島県川俣町において採取した⼟壌を⽤いて、栽培試験を⾏った。実験

にはホワイトクローバーを⽤いた。ホワイトクローバーの種⼦を、⽔道⽔を⼊れたビーカー
に⼊れ、静置した。ビーカーの底に沈んだ種⼦を以降の実験に⽤いた。ホワイトクローバー
の種⼦は、70%エタノールに 1 分間浸した。その後 7.5%過酸化⽔素⽔に 4 分間浸し、再度
70%エタノールに 1 分間浸した。最後に滅菌⽔に浸すことで種⼦を洗浄した。この種⼦は、
表 6‒1 に⽰す Hoagland培地[4]を改良し作成した寒天培地上に設置し、25˚C で培養するこ
とで発芽させた。発芽したホワイトクローバーは、以後、JAEA 構内および福島県川俣町に
おいて採取した⼟壌に移し、⼈⼯気象器内で栽培した。栽培後、⼟壌部分をほぐし、根の周
囲の⼟壌を落とした。⽔道⽔で満たした容器に個体を⼊れて、根の周囲の⼟壌を全て落とし
た。この洗浄操作を数回繰り返したのち、最後に超純⽔で数回洗った（図 6‒1）。次に根を
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70%エタノールに 1 分間浸した。その後、
7.5%過酸化⽔素⽔に 4 分間浸し、再度70%
エタノールに 1 分間浸した。最後に滅菌⽔
に浸すことで根を洗浄した。表⾯滅菌した
根は、オートクレーブ滅菌したろ紙上に置
き、⽔分をとった。その後は⽕炎滅菌した
メスを⽤いて根を切り、切⽚を作成した。
これらの断⽚を 1% TSA 寒天培地または
1% NBA 寒天培地を⽤いて培養し、発現し
たコロニーを同じ培地に単離した。単離し
た微⽣物のコロニーをコルクボーラーで
打ち抜き、CAS 寒天培地上に設置し、25˚C
で培養し、シデロホア⽣産性のスクリーニ
ングを⾏った。 
 
6.2.3. 微⽣物の分類 
⼟壌および栽培したホワイトクローバー根から単離された微⽣物は、DNA を抽出し、ポ
リメラーゼ連鎖反応法（PCR法）によって 16S rRNA遺伝⼦を増幅させ、得られたDNA鎖
の塩基配列から微⽣物の分類を⾏った。これらは特にシデロホア⽣産量が多い 17サンプル
を含むシデロホア⽣産微⽣物 70 サンプルの分類を試みた。本研究では、まず微⽣物からの
DNA 抽出操作、PCR 法における酵素の種類、PCR サイクルの温度の検討を⾏った。プラ
イ マ ー は ITS1(5'-TCCGTAGGTGAACCTGCGG-3') ま た は ITS5 （ 5ʼ-
GGAAGTAAAAGTCGTAACAAGG-3ʼ）と ITS4（5ʼ-TCCTCCGCTTATTGATATGC-3ʼ）
の組み合わせ 、 お よ び 27F (5ʼ-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3ʼ)と 1492R (5ʼ-
GGTTACCTTGTTACGACTT-3ʼ)の組み合わせを⽤いた[5]。なお、これらのプライマーは

 
図 6‒1 栽培試験後のクローバー試料 

表 6‒1 Hoagland培地の組成 
成分 濃度 成分 濃度 

KNO3 5 mM CuSO4 0.5 µM 
MgSO4 2.5 mM ZnSO4 1 µM 

Ca(NO3)2 2 mM NaCl 10 µM 
H3BO3 70 µM Na2MoO4 200 nM 
MnCl2 14 µM CoCl2 10 nM 

 

表 6‒2 PCRサイクルの反応温度 
 プロトコル[6] 2ステップサイクル 3ステップサイクル 
初回熱変性 94˚C, 4min 94˚C, 2min 94˚C, 2min 
熱変性 94˚C, 45sec 98˚C, 10sec 98˚C, 10sec 
アニーリング反応 55˚C, 45sec ‒ 54˚C, 30sec 
伸⻑反応 72˚C, 2min 68˚C, 90sec 68˚C, 90sec 
サイクル回数 35 回 35 回 35 回 
最終伸⻑反応 72˚C, 10min 68˚C, 10min 68˚C, 10min 
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北海道システム・サイエンス株式会社に外注し作成した。 
微⽣物は、PY液体培地（10 g/L ペプトン、5 g/L 酵⺟エキス、5 g/L NaCl、0.5 g/L MgSO4

·7H2O）を⽤いて、25 ̊ C で 3‒4 ⽇間振とう培養した。遠⼼分離で細胞を回収し、あらかじ
め滅菌したリン酸緩衝⽣理⾷塩⽔を 30 mL加え、細胞を 2 回洗浄した。 
DNA抽出操作は、ホモジナイザー粉砕による抽出操作、加熱による抽出操作、試薬溶解に

よる抽出操作をそれぞれ検討した。ホモジナイザー粉砕による抽出操作では、Bio Masher 
Ⅰ（株式会社ニッピ）を使⽤し、記載のプロトコルに従って抽出操作した。加熱による抽出
操作は、2 種類を検討した。微⽣物の細胞に Nuclear-Free Water（プロメガ社）を添加し、
かくはん後に電⼦レンジで 10-15秒加熱した。もう１種類は、微⽣物の細胞に Nuclear-Free 
Water を添加後に、85˚C に設定した恒温槽で 30 分間加熱した。試薬溶解による抽出操作
では DNAzol Direct（コスモバイオ社）を使⽤した。微⽣物の細胞に DNAzol Direct を添
加し、室温にて 15 分間、または 3 時間の培養を⾏った。PCR 法に使⽤する酵素として、
Go Taq Green Master Mix（プロメガ社）と KOD FX Neo（東洋紡株式会社）を検討した。
使⽤量は、それぞれ記載のプロトコルに従って⾏った。PCR 法は Progene PCR Thermal 
Cycler （Thecne社）を⽤いて⾏った。10 µMに調整したプライマーを 1 µLずつ、指定量
の酵素、DNA 抽出サンプル 4 µL を加え、最後に、合計が 50 µL となるように Nuclease-
Free Water を加え、よく混合した。PCRサイクル温度は、表 6‒2 に⽰す。これらは、先⾏
研究[6]および酵素のプロトコルに記載された設定を参考にした。PCR後、PCR産物 5 µL
とローディングバッファー1 µLを混合し、TAE緩衝液（40 mM Tris 塩基、20 mM 酢酸、
1 mM EDTA·2Na）に 1%アガロースを加えて作成したゲルに導⼊し電気泳動を⾏った。電
気泳動後、ゲルを 0.5 µg/mlのエチジウムブロマイドを含む TAE緩衝液に 3-5 分間浸し、紫
外線照射した。PCR増幅したサンプルは、QIAquick PCR Purification Kit（QIAGEN社）
を⽤いて精製を⾏った。精製後の PCR 産物 5 µL とローディングバッファー1 µL を混合
し、TAE 緩衝液に 1%アガロースを加えて作成したゲルに導⼊し電気泳動を⾏った。電気
泳動後、ゲルを 0.5 µg/mlのエチジウムブロマイドを含む TAE緩衝液に 3-5 分間浸し、紫外
線照射した。PCR 産物の精製を確認した後、PCR 反応物の塩基配列の解析を⾏った。塩基
配列の解析は株式会社ベックスへの外注により⾏った。得られた塩基配列波形データをも
とに、NCBI（National Center for Biotechnology Information）データベースによる BLAST
解析を⾏った。 
 
 
6.3. 結果と考察 
 
6.3.1. ⼟壌中のシデロホア⽣産微⽣物の単離 
各⼟壌サンプルから 456 サンプルずつ、合計912 サンプルの単離を⾏った。直径の⽐が 1

以上のものが、シデロホア⽣産能⼒を持つ微⽣物と判断される[5]。これらのサンプルの
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CAS 培地での培養によってシデロホアの⽣産能⼒が確認できたものは、JAEA 構内⼟壌で
135 サンプル（29.6％）、および福島県川俣町⼟壌で 72 サンプル（15.8％）であった。シデ
ロホアの⽣産量を⽰すオレンジ⾊の部分の直径と微⽣物のコロニーの⼤きさを⽤いて、特
にシデロホア⽣産量の多い微⽣物を 17 サンプル選定した（JAEA 構内⼟壌；15 サンプル、
福島県川俣町⼟壌； 2 サンプル）。⼟壌に⽣息するシデロホア⽣産微⽣物の割合は、13％か
ら 85%など幅広い報告がある[7-9]。また、シデロホア⽣産微⽣物のスクリーニングに使⽤
した CAS 培地は⼀部の微⽣物種に対して⽣育阻害を及ぼすことも指摘されている[10, 11]。 
 
6.3.2. ホワイトクローバーに共⽣するシデロホア⽣産微⽣物の単離 
 クローバー根切⽚から単離した微⽣物は、JAEA 構内⼟壌で栽培したクローバー根中から
211 サンプル、福島県川俣町⼟壌で栽培したクローバー根中から 140 サンプルであった。
これらのサンプルのうち、CAS 培地での培養によってシデロホアの⽣産能⼒が確認できた
ものは、JAEA 構内⼟壌で栽培したクローバー根中から 8サンプル（3.8％）、および福島県
川俣町⼟壌栽培したクローバー根中から 20 サンプル（14.3％）であった。植物根内のシデ
ロホア⽣産微⽣物の存在割合として、コシアブラ根においては 23.1％と報告があり[5]、今
回の結果よりも⾼い値となっている。⼀⽅、マメ科植物の根中のシデロホア⽣産微⽣物の割
合は 17%[12]、落花⽣においては 3.2%[13]であり、存在割合に関して幅広い報告がある。
この傾向は本研究においても同様であった。 
 
6.3.3. 微⽣物の分類 
 DNA抽出操作の検討は、ホモジナイザー粉砕による抽出操作、加熱による抽出操作（電
⼦レンジによる加熱、恒温槽による加熱）、試薬溶解による抽出操作（反応時間が 15 分間お
よび 3時間）をそれぞれ検討した。ホモジナイザー粉砕による抽出操作では PCR法による
DNA の増幅は⾒られなかった。加熱による抽出操作では、恒温槽を⽤いて 85˚C で 30 分
間加熱した場合においてのみ PCRによる DNA の増幅が⾒られた。試薬溶解による抽出操
作では、反応時間を 3時間にすることで PCR法による DNA の増幅が⾒られた。以上より、
DNA 抽出操作として、恒温槽を⽤いた 85˚C での 30 分間の加熱操作、もしくは試薬
（DNAzol Direct）による 3時間の室温培養操作が有効である。 
PCR法に使⽤する酵素は、2 種類（Go Taq Green Master Mixと KOD FX Neo）を検討し

た。恒温槽を⽤いた 85˚C での 30 分間の加熱操作、もしくは試薬（DNAzol Direct）による
3時間の室温培養操作にて抽出したDNA を PCRさせた（図 6‒2）。#5、6、11、12 におい
て PCR 反応物が確認できた。これより、プライマーの組み合わせとして 27F と 1492Rが
適切であることがわかる。これらの中でも、#12 の PCR反応物のバンドが最も強く現れて
いた。以上より、本研究における PCRは、DNA抽出法は試薬（DNAzol Direct）による 3
時間の室温培養操作、酵素は KOD FX Neo を⽤いることとする。KOD FX Neo は、PCRサ
イクルの反応温度のプロトコルが 2 種類（2ステップサイクルと 3ステップサイクル）存在
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する。2ステップサイクルは簡便な PCRサイクルで、アニーリングのための冷却を必要と
しないものである。3ステップサイクルは通常の PCR サイクルである。2 種類の反応温度
で PCRした。2ステップサイクルでは PCR反応物が確認できず、3ステップサイクルにお
いてのみ PCR反応物が確認できた。以上より、PCRサイクルは 3ステップサイクルに決定
する。 
使⽤したプライマー27Fと 1492Rはおよそ 1500 bp の⻑さをもつ 16S rRNA領域の 8-27

および 1492-1512 のポジションに対して働くため、期待される PCR反応物の⻑さは、およ

表 6‒3 PCRに⽤いた微⽣物の⼀覧 
No. 微⽣物 No. 微⽣物 No. 微⽣物 

1 STF106 25 RNF34 49 RNF16 

2 SNJ137 26 NC4-34 50 RTF47 

3 STJ172 27 RNF5 51 RNJ54 

4 STJ26 28 RNF33 52 RTF46 

5 TC4-6 29 STJ214 53 RNJ60 

6 RTF70 30 RNF23 54 STJ71 

7 RNJ15 31 RTF59 55 RTF67 

8 NC4-36 32 RNJ66 56 RTF21 

9 SNJ83 33 RNF49 57 RNF25 

10 RTJ73 34 NC4-35 58 RTF72 

11 STJ170 35 RTJ138 59 RTJ89 

12 TC3-43 36 RNF50 60 RTJ137 

13 SNJ54 37 RNF31 61 RNJ16 

14 TC3-38 38 RNF28 62 RNJ17 

15 TC4-9 39 STJ136 63 RNF1 

16 RTJ84 40 STJ81 64 RNF8 

17 SNF193 41 SNJ50 65 RNF9 

18 TC3-12 42 TC4-10 66 RNF29 

19 STJ144 43 NC3-17 67 RNF38 

20 RNF22 44 TC4-8 68 RTJ9 

21 SNJ48 45 STJ61 69 RTJ97 

22 RTJ1 46 RTF73 70 RTJ98 

23 STJ192 47 RNF20   

24 RNF21 48 RTF71   
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そ 1500 bp と推測できる。図 6‒2 の電気泳動の結果から、得られた PCR反応物の⻑さはお
よそ 1500 bp であることがわかる。以上より、上記の PCRプロトコルによって精製された
PCR反応物は 16S rRNA領域のものであると考えられる。 
 PCR 法に供した微⽣物を表 6‒3 に⽰した。また、これらの微⽣物の PCR 反応物の電気
泳動の結果を⽰す（図 6‒3）。PCR を⾏った 70 サンプル（#1-70）のうち、#2、#7、#13、
#14、#15、#18、#21、#26、#28、#29は PCRにより増幅した反応物は観察されなかった。
また、PCR 反応物の精製後の電気泳動パターンを図 6‒4 に⽰す。#55 以外のすべてのサン
プルにおいて、PCR反応物が精製されていることが確認できた。 
 これらの PCR 反応物の塩基配列を⽤いて⾏った、NCBIデータベースによる微⽣物の分
類の結果を表 6‒4 に⽰す。近隣接合法により作成した微⽣物の 16S rRNA 領域の塩基配列
の系統樹を図 6‒5 に⽰す。福島県川俣町⼟壌から単離されたシデロホア⽣産量の多い微⽣
物は、Pseudomonas属であった。JAEA 構内⼟壌から単離されたシデロホア⽣産量の多い微
⽣物は Bacillus属と Pseudomonas属であった。⼀⽅、福島県川俣町⼟壌の栽培試験によっ

 

 
図 6‒2 PCRにおける各条件（DNA抽出法、プライマー、酵素）の検討結果。#1-#6 は
加熱操作による DNA抽出法、#7-#12 は試薬によるDNA抽出法。#1、2、7、8は ITS5
と ITS4、#3、4、9、10 は ITS1 と ITS4、#5、6、11、12 は 27Fと 1492Rのプライマ
ーを使⽤。奇数番号は KOD FX Neo を、偶数番号は Go Taq Green Master Mixの酵素
を使⽤。 
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て得られたクローバー根中のシデロホア⽣産微⽣物は、Bacillus 属、Pseudomonas 属、
Burkholderia属とDuganella属であった。JAEA 構内⼟壌の栽培試験によって得られたクロ
ーバー根中のシデロホア⽣産微⽣物は、Bacillus 属、Brevibacillus 属、Burkholderia 属、
Azospirillus属であった。今回 16S rRNA遺伝⼦解析による分類を試みた微⽣物種は、いず
れも⼟壌や植物根から分離され、シデロホアの⽣産が報告されている[9, 13-24]。 
⼟壌および植物根の両⽅で確認された微⽣物は、⼟壌および植物根内において⽣息できる

シデロホア⽣産微⽣物であると考えられる（Bacillus属と Pseudomonas属）。ただし、JAEA
構内⼟壌試料を⽤いた実験においては、Pseudomonas 属は⼟壌からは単離されたが、植物
根中からは確認されなかった。これは、Pseudomonas 属が植物根に共⽣しなかった可能性

 

 
 

図 6‒3 PCR反応物を電気泳動した結果 
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が考えられる。植物の⽣育段階にしたがって植物根内の微⽣物の割合は変化する[15]。これ
により、相対的に出現頻度が減ったために観察されなかった可能性も考えられる。⼀⽅、⼟
壌では確認されなかったものの、植物根中において確認されたシデロホア⽣産微⽣物も多
く存在していた。福島県川俣町の⼟壌を⽤いた実験では Burkholderia 属と Duganella属、
JAEA 構内⼟壌試料を⽤いた実験においては、Brevibacillus属、Burkholderia属、Azospirillus
属が、植物根からのみ確認された。これらの微⽣物は、植物根と共⽣することでシデロホア
を⽣産している可能性が考えられる。植物根内と根域⼟壌とで、⽣息環境が異なると、シデ
ロホアの⽣産特性が変化することが報告されている[22]。また、植物根中と⼟壌中では、存
在する微⽣物の分布割合も異なることが知られており[25]、⼟壌においてはこれらの微⽣
物種は相対的に少なく、⼟壌を⽤いた培養試験では出現しなかった可能性も考えられる。 
 

 

 
 
図 6‒4 精製後の PCR⽣産物を電気泳動した結果 
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表 6–4 NCBIとの BLAST解析の結果 
試料 プライ

マー 
属名 相同性 

[%] 
類縁種 

RNF1 
27F Ralstonia 93.0  

1492R Ralstonia 93.0  

RNF5 27F No hits   
1492R Ralstonia 82.6  

RNF8 27F Bacillus 99.1 Bacillus subtilis 
1492R Bacillus 98.4 Bacillus subtilis 

RNF9 
27F Bacillus 98.0 Bacillus subtilis 

1492R Bacillus 97.8 Bacillus subtilis 

RNF16 
27F Bacillus 97.6 Bacillus subtilis 

1492R Bacillus 97.7 Bacillus subtilis 

RNF20 
27F Bacillus 97.4 Bacillus subtilis 

1492R Bacillus 96.5 
Bacillus subtilis subsp 

Bacillus subtilis 

RNF21 
27F Burkholderia 92.9  

1492R Burkholderia 96.3  

RNF22 27F Burkholderia 93.1  
1492R Burkholderia 96.4  

RNF23 27F Burkholderia 90.2  
1492R Burkholderia 96.3  

RNF25 

27F Bacillus 98.8 
Bacillus toyonensis,  

Bacillus thuringiensis 

1492R Bacillus 98.4 
Bacillus cereus, 

Bacillus toyonensis, Bacillus 
thuringiensis 

RNF28 
27F Bacillus 98.7 Bacillus megaterium 

1492R Bacillus 98.3 
Bacillus megaterium 
bacillus aryabhattai 

RNF29 
27F Bacillus 98.7 Bacillus megaterium 

1492R Bacillus 98.2 Bacillus megaterium 

RNF34 
27F Ralstonia 79.5  

1492R Ralstonia 83.4  
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表 6–4（続き） NCBIとの BLAST解析の結果 
試料 プライ

マー 
属名 相同性 

[%] 
類縁種 

RNF38 27F Duganella 98.0  
1492R Duganella 97.8  

RNF49 

27F Pseudomonas 96.5  

1492R Pseudomonas 97.1 
Pseudomonas kribbensis, 
Pseudomonas reinekei, 
Pseudomonas fluorescens 

RNF50 
27F Bacillus 98.5 Bacillus megaterium 

1492R Bacillus 98.5 Bacillus megaterium 

RNJ16 
27F Brevibacillus 98.2 Brevibacillus brevis 

1492R Brevibacillus 98.6 Brevibacillus brevis 

RNJ17 
27F Brevibacillus 98.0 

Brevibacillus brevis, 
Brevibacillus formosus 

1492R Brevibacillus 98.0 Brevibacillus brevis 

RNJ54 
27F Brevibacillus 95.4  

1492R Brevibacillus 94.7 Brevibacillus brevis 

RNJ60 
27F Bacillus 96.1 

Bacillus thuringiensis,  
Bacillus toyonensis 

1492R Bacillus 98.4 
Bacillus cereus, Bacillus 

toyonensis 

RNJ66 
27F Bacillus 95.3  

1492R Bacillus 95.7  

RTF21 
27F Ralstonia 98.5 Ralstonia pickettii 

1492R Ralstonia 97.9 
Ralstonia pickettii,  

Ralstonia mannitolilytica  

RTF46 
27F Ralstonia 87.4  

1492R Ralstonia 94.5  

RTF47 27F Ralstonia 88.7  
1492R Ralstonia 93.7  

RTF59 27F Ralstonia 97.5 Ralstonia pickettii 
1492R Ralstonia 93.3  
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表 6–4（続き） NCBIとの BLAST解析の結果 
試料 プライ

マー 
属名 相同性 

[%] 
類縁種 

RTF70 
27F Ralstonia 98.4 Ralstonia pickettii 

1492R Ralstonia 97.9 
Ralstonia pickettii,  

Ralstonia mannitolilytica  

RTF71 
27F Ralstonia 98.1 Ralstonia pickettii  

1492R Ralstonia 97.3 
Ralstonia pickettii,  

Ralstonia mannitolilytica  

RTF72 
27F Ralstonia 97.8  

1492R Ralstonia 96.8  

RTF73 27F Burkholderia 95.4  
1492R Burkholderia 95.5  

RTJ1 
27F Bacillus 98.4 

Bacillus thuringiensis,  
Bacillus toyonensis,  

Bacillus cereus 

1492R Bacillus 97.9 
Bacillus cereus,  

Bacillus toyonensis 

RTJ9 
27F Azospirillum 98.0  

1492R Azospirillum 99.2 Azospirillum lipoferum 

RTJ73 
27F Bacillus 98.5 Bacillus acidiceler 

1492R Bacillus 98.0 Bacillus acidiceler 

RTJ84 
27F Brevibacillus 99.0 Brevibacillus brevis 

1492R Brevibacillus 97.8 Brevibacillus brevis 

RTJ89 
27F Burkholderia 98.3 Burkholderia caribensis 

1492R Paraburkholderia 97.0 Burkholderia caribensis  

RTJ97 
27F Paenibacillus 83.8  

1492R Paenibacillus 79.0  

RTJ98 
27F Paenibacillus 72.8  

1492R 
Aeromonas 
hydrophila 

73.9  

RTJ137 
27F Burkholderia 97.5 Burkholderia caribensis 

1492R Burkholderia 97.3 Burkholderia caribensis 

RTJ138 
27F Bacillus 95.0  

1492R Bacillus 95.3  
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表 6–4（続き） NCBIとの BLAST解析の結果 
試料 プライ

マー 
属名 相同性 

[%] 
類縁種 

SNJ50 
27F Bacillus 98.6 

Bacillus cereus,  
Bacillus thuringiensis,  
Bacillus proteolyticus 

1492R Bacillus 98.6 Bacillus cereus 

SNJ83 
27F Pseudomonas 87.3  

1492R Pseudomonas 80.3  

STJ136 

27F Pseudomonas 98.1 Pseudomonas putida 

1492R Pseudomonas 97.5 
Pseudomonas umsongensis, 
Pseudomonas baetica, 
Pseudomonas putida 

STJ144 
27F Bacillus 98.6 Bacillus cereus 

1492R Bacillus 98.2 
Bacillus cereus,  

Bacillus toyonensis 

STJ170 
27F Bacillus 76.8  

1492R Bacillus 76.4  

STJ172 27F Bacillus 98.5 Bacillus cereus 
1492R Bacillus 98.4 Bacillus cereus 

STJ192 

27F Bacillus 98.3 
Bacillus cereus,  

Bacillus thuringiensis 

1492R Bacillus 98.1 
Bacillus cereus,  

Bacillus toyonensis,  
Bacillus proteolyticus 

STJ26 
27F Bacillus 96.9 Bacillus thuringiensis 

1492R Bacillus 98.0 
Bacillus cereus,  

Bacillus toyonensis 

STJ61 
27F Pseudomonas 93.4  

1492R Pseudomonas 95.3  

STJ71 

27F Bacillus 98.5 
Bacillus cereus,  

Bacillus thuringiensis 

1492R Bacillus 98.6 
Bacillus cereus,  

Bacillus toyonensis,  
Bacillus thuringiensis 
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表 6–4（続き） NCBIとの BLAST解析の結果 
試料 プライ

マー 
属名 相同性 

[%] 
類縁種 

STJ81 

27F Bacillus 97.9 Bacillus cereus 

1492R Bacillus 97.9 
Bacillus oryzaecorticis, 

Bacillus cereus,  
Bacillus toyonensis 

SNF193 
27F Variovorax 85.2  

1492R Variovorax 93.8  

STF106 
27F Pseudomonas 97.9 

Pseudomonas 
frederiksbergensis 

1492R Pseudomonas 97.5 
Pseudomonas 
frederiksbergensis 
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(a) 

 
図 6‒5 塩基配列解析を⾏なった微⽣物の近隣接合法による系統樹。(a)は福島県⼟壌試
料由来の微⽣物である。 
 

 R
TF

59

 R
TF

72  R
TF

70

 R
TF

71

 R
N

F1

 R
TF

21

 R
TF

46

 R
TF

47

 R
N

F5

 R
N

F3
4

 R
N

F3
8

 R
TF

73

 R
N

F2
1

 R
N

F2
2

 R
N

F2
3

 S
N

F1
93

 R
N

F4
9

 S
TF

10
6

 R
N

F1
6

 R
N

F9

 R
N

F2
0

 R
N

F8

 R
N

F2
5  R

N
F3

1

 R
N

F2
9

 R
N

F2
8

 R
N

F5
0

70

80

10
0

69

60

10
0

89

10
0

10
0

99

77

34

52

10
0

99

83

64

74

3972

10
0

49

29

16

0.
05

0

RT
F 

59
RT

F 
72 RT

F 
70

RT
F 

71
RN

F 
1

RT
F 

21
RT

F 
46 RT

F 
47

RN
F 

38
RT

F 
73

RN
F 

21
RN

F 
22

RN
F 

23
SN

F 
19

3
RN

F 
49

ST
F 

10
6

RN
F 

5
RN

F 
34 RN

F 
16

RN
F 

9
RN

F 
20

RN
F 

8 RN
F 

25 RN
F 

31
RN

F 
29

RN
F 

28
RN

F 
50

0.
05

0

72
49 16 29

39
10

0

74
64

77

83

10
0 52 34

99

99

10
0

10
0

10
0

80
70

89
10

0

60
69



 6-15 

 

(b) 

 
 
図 6‒5（続き） 塩基配列解析を⾏なった微⽣物の近隣接合法による系統樹。 (b) は構
内 JAEA ⼟壌由来の微⽣物である。 
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6.4. まとめ 
⼟壌中のシデロホア⽣産微⽣物と、⼟壌で栽培したクローバーの根に共⽣した微⽣物の⽐

較を通じて、環境中におけるシデロホア⽣産微⽣物の共⽣関係に関する検討を⾏った。その
結果得られた主な知⾒は以下の通りである。 
（１）⼟壌試料からシデロホア⽣産微⽣物を単離した。これらは 16S rRNA遺伝⼦解析によ
り、Pseudomonas属と Bacillus属と分類した。 
（２）滅菌したホワイトクローバーの種⼦を栽培し、根中に⽣息しているシデロホア⽣産微
⽣物を単離した。これらは 16S rRNA 遺伝⼦解析により、Bacillus 属、Brevibacillus 属、
Pseudomonas属、Burkholderia属、Burkholderia属、Azospirillus属、Duganella属と分類
した。 
（３）Pseudomonas 属と Bacillus属は⼟壌試料および栽培根において確認され、根域およ
び根中でシデロホアを⽣産する可能性が指摘された。また、⼟壌と栽培根における微⽣物種
の違いは、相対的な濃度の違いおよび⽣息環境によるシデロホア⽣産特性の違いが原因と
推察される。 
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第 7 章 粘⼟鉱物とシデロホア⽣産微⽣物の培養試験 

 

7.1. はじめに 

微⽣物活動と粘⼟鉱物との関係を考える場合、溶出した元素は微⽣物への収着を考慮する

必要がある[1, 2]。また、環境中においてシデロホア⽣産微⽣物がシデロホアを⽣産し、鉱

物中の元素を溶出させているのかどうかは重要な問題である。そこで本章では上記の内容

に関して、実験的観察による検討を試みる。 

 

 

7.2. 実験⽅法 

粘⼟鉱物の共存下でシデロホア⽣産微⽣物の培養試験を⾏い、粘⼟鉱物からの元素溶出

（溶解効果）を検討した。実験に⽤いる微⽣物は、Pseudomonas 属（TC4、NC4）と

Xanthomonas 属（TC3）の 3 種類で、いずれも CAS 培地におけるシデロホア⽣産能⼒のス

クリーニングにおいてシデロホア⽣産性を⽰した微⽣物である。実験に⽤いる培地は、鉄や

アルミニウムなどを含まない合成培地が必要である。そこで、Pseudomonas 属を含む多く

の種の微⽣物培養に使⽤されており、鉱物の主要構成元素を含まない最⼩培地[3]を改変し、

使⽤した。使⽤した培地の組成は、1L あたり 0.02g KCl、0.55g Glycerol 2-phosphate 

disodium、0.065g (NH4)2SO4、0.1g KNO3、0.02g CaCl2、2.0g グルコース、10mM HEPES

であり、pH は 7.0 に調整した。 

粘⼟鉱物は⿊雲⺟とバーミキュライト、イライトを使⽤した。これらは、湿式粉砕を⾏い、

75μm 以下に粉砕した。粉砕した粘⼟鉱物は、超純⽔で洗浄後、エタノールで懸濁させ、

クリーンベンチ内で⾵乾した。微⽣物は 50% Triptic Soy Broth 液体培地で 12-18 時間、

25˚C で前培養した。その後、PY液体培地（10 g/L ペプトン、5 g/L 酵⺟エキス、5 g/L 

NaCl、0.5g/L MgSO4·7H2O）で 3-4⽇間、25˚C で培養した。遠⼼分離により微⽣物細胞を

回収し、滅菌した 0.9%NaCl で 3回洗浄した。その後、滅菌した最⼩培地で再懸濁した。 

微⽣物懸濁液は、微⽣物量が 50 mg-dry となるように乾熱滅菌した三⾓フラスコに加えた。

ここに粘⼟鉱物を 100 mg加え、最⼩培地を 100 mL加えた。これらは 25℃で培養した。培

養を開始して、2-4 時間後、1、2、7⽇後にサンプリングを⾏った。サンプリングは、粘⼟

鉱物を含む培養液を 10 mL取り、遠⼼分離した。その後、上澄み液を 0.20 µm シリンジフ
ィルターでろ過した。残渣には新しい培地を 10mL加え、再懸濁させた。この懸濁液を、元

の培養液に合わせて、培養試験を継続した。各サンプル試料中の鉄、アルミニウム、ケイ素

の濃度を ICP-OES で測定した。また、溶液中に⽣産されたシデロホアがどのような状態で

存在しているのかを調べるために、7⽇⽬にサンプリングしたサンプルを、⾼速液体クロマ
トグラフィー（HPLC）と ICP‒OES とを組み合わせた測定（HPLC‒ICP‒OES測定）を⾏

った[4, 5]。ICP‒OES への導⼊前に HPLC を使⽤することにより、HPLC によって分離さ

れたフラクションの元素分析を直接に⾏うことができる。HPLC カラムは Superdex 75 
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increase（GEヘルスケア・ジャパン）を⽤いた。HPLC は SECモードで運転し、移動相は

10 mM Tris‒HCl buffer (pH = 7.0)、流量は 1.0 mL/min、カラムオーブン温度は 25˚C とし

た。サンプルは 100 µL をアプライした。HPLC の検出器は UV-vis を使⽤した。ICP‒OES

は鉄とアルミニウムの測定を⾏った。また、微⽣物の⽣産したシデロホアのピークを特定す

るために、微⽣物の⽣産したシデロホア溶液に第⼆鉄を混合したサンプルの HPLC‒ICP‒
OES測定を⾏った。 

 

 

7.3. 結果と考察 

 

7.3.1. 粘⼟鉱物とシデロホア⽣産微⽣物の培養試験 

⿊雲⺟と共に培養した培養試験の結果を図 7‒1 に、イライトと共に培養した培養試験の結
果を図 7‒2 に、バーミキュライトと共に培養した培養試験の結果を図 7‒3 に⽰す。⿊雲⺟

と共に培養した培養試験では、微⽣物によって、元素濃度の変化の傾向は⼤きく異なってい

た。TC4 を⽤いた培養試験においては、培養開始直後の 2 時間から 4 時間後の時点におい

ては鉄、アルミニウム、ケイ素のいずれの元素においてもブランク試験より⾼い濃度であっ
た。鉄は培養時間が⻑くなるとその差は⾒られなくなった。アルミニウムとケイ素は、2⽇
⽬以降は、ブランク試験と同様の増加傾向を⽰した。TC3 を⽤いた培養試験においては、

培養を開始してから 1⽇⽬まではブランク試験よりやや⾼い濃度であったが、2⽇⽬ではブ
ランク試験より⼤きくなった。2⽇⽬までの増加の様⼦は鉄、アルミニウム、ケイ素で同様
の傾向であったが、7 ⽇⽬は鉄のみブランク試験と同程度まで濃度が減少した。NC4 を⽤

いた培養試験においては、培養開始から 1⽇⽬までは鉄、アルミニウム、ケイ素の濃度は増
加傾向であった。それ以降は、2⽇⽬において⼤きく減少し、7⽇⽬は 2⽇⽬と同程度かや

や減少した。培養試験における pH は培養初期段階で⼤きく減少し、pH4 付近であった。

これは先⾏研究[3]においても⽣じている。この pH の低下は、微⽣物におるグルコースの

消費[3]に由来する酸の発⽣と考えられる。7 ⽇⽬において pH が⼤きく変動した要因とし

て、微⽣物の活動が鈍くなった、あるいは死滅したことが考えられる。鉄に関しては、いず

れの微⽣物においても、ブランク試験よりも⾼い濃度が測定されたものの、7⽇⽬にはブラ

ンク試験と同程度まで減少した。これは、微⽣物に吸収、利⽤されたためである。⼀⽅、ア

ルミニウムとケイ素は必須元素ではないため、微⽣物利⽤による減少が⾒られなかったと

考えられる。イライトを添加した培養試験は、⿊雲⺟を添加した場合とは⼤きく異なってい

た。TC4 と NC4 は似た傾向が観察された。鉄は培養開始後 1⽇⽬および 2⽇⽬においてブ
ランク試験よりも⾼く、7⽇⽬では同程度か低くなった。アルミニウムは培養開始から 2⽇
⽬まではブランク試験よりも低く、7⽇⽬では同程度か低くなった。ケイ素はアルミニウム

と同様の傾向を⽰した。TC3 は、鉄の濃度変化は TC4 と NC4 と類似していた。しかし、

アルミニウムとケイ素では⼤きく異なっており、7 ⽇⽬においてブランク試験よりも
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図 7‒1 ⿊雲⺟を添加した培地での培養試験における、培地中の元素濃度 
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図 7‒2 イライトを添加した培地での培養試験における、培地中の元素濃度 
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図 7‒3 バーミキュライトを添加した培地での培養試験における、培地中の元素濃度 
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⾼くなった。pH は、⿊雲⺟を添加した培養試験と同様、培養開始後から pH は 4付近であ

った。TC3 のみ 7⽇⽬において pH が増加した。バーミキュライトを添加した培養試験で

は、全体的には培養期間の経過とともに溶出量が増加する傾向が⾒られた。TC4 は特に顕
著で、培養開始直後（2-4 時間後）と 7⽇後を⽐較すると、鉄、アルミニウム、ケイ素の濃
度はそれぞれおよそ 6倍、10倍、4倍に増加した。TC3 は、TC4 と⽐較すると濃度の増加
量は少ないものの、培養期間の経過とともに溶出量も増加しており、TC4 と同様の傾向出

あった。NC4 は鉄、アルミニウムにおいて、7 ⽇⽬の濃度が 2 ⽇⽬と⽐べて同程度か減少
した。pH は、NC4 のみ 7⽇⽬において増加した。バーミキュライトは、微⽣物の活動によ

り鉄、アルミニウム、ケイ素の濃度が増加したと⾔える。 

7 ⽇⽬における各鉱物の元素ごとの溶解速度を表 7‒1 に⽰す。⿊雲⺟は NC4 の鉄を除く

全てにおいて、ブランク試験よりも⼤きくなった。イライトに関して、鉄の溶解速度はいず

れもブランク試験より⼩さく、⼀⽅でケイ素、アルミニウムは、TC4 の鉄以外の全ての微

⽣物および元素で、ブランク試験よりも⼤きくなった。バーミキュライトは全ての微⽣物お

よび元素で、ブランク試験よりも⼤きくなった。これらはシデロホア⽣産微⽣物の活動によ

表 7‒1 粘⼟鉱物構成元素の溶解速度。⽰した数字は、溶出速度[mol/m2·s]の対数値。 

Biotite Fe Al Si 

TC4 -10.8 -11.0 -10.7 

NC4 -11.0 -11.2 -10.9 
TC3 -10.7 -10.9 -10.5 

Blank -10.9 -11.5 -11.0 

 

Illite Fe Al Si 

TC4 -11.5 -12.1 -11.6 

NC4 -11.8 -11.8 -11.4 

TC3 -11.6 -11.5 -11.0 

Blank -11.5 -12.0 -11.6 

 

Vermiculite Fe Al Si 

TC4 -11.1 -11.0 -10.5 

NC4 -11.5 -11.3 -10.5 

TC3 -11.9 -11.4 -10.7 

Blank -12.3 -11.6 -11.2 
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り増加したものと考えられる。⼀般に鉱物の溶解速度は pH の依存性を⽰す。培養試験で観

察された pH付近における⿊雲⺟中の鉄の溶解速度は 10-11.4‒10-10.5 [mol/m2·s] [6-9]、イラ

イ ト の 溶 解速度は 10-14 [mol/m2·s] [10] 、 バ ー ミ キ ュ ラ イ ト の 溶 解速度は 10-11 

[mol/m2·s][11]であると報告されている。⿊雲⺟やバーミキュライトは pH の効果を考慮す

れば、本研究で得られた溶解速度は、先⾏研究における報告と同程度である。⼀⽅で、イラ

イトの溶解速度は、先⾏研究の報告と⽐較して 100 倍以上も⼤きい。本実験条件では、微

⽣物⾃⾝が吸収利⽤した元素の量を考慮できていないため、実際の溶解速度は得られた値
よりも⼤きくなる可能性が考えられる。 

 

7.3.2. HPLC‒ICP‒OES測定 

TC4 の培養液から精製したシデロホア溶液に Fe3+を添加した試料の HPLC‒ICP‒OES 測
定の結果を図 7‒4 に⽰す。HPLC クロマトグラムに着⽬すると、245 nm、405 nm のいず

れの波⻑においても、保持時間が 14.2分に強いピークが確認できた。シデロホアは 400 nm

付近に吸収極⼤を持つ[12]。つまり、保持時間が 14.2 分のピークに対応するのがシデロホ

アと考えられる。⼀⽅、ICP-OES側での鉄の強度に着⽬すると、14.2分の位置に強度のピ

 

 

図 7‒4 シデロホア‒鉄錯体の HPLC‒ICP‒OES測定の結果 
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ークが出現した。以上から、シデロホアは鉄と錯体を形成していた。 

第 3 章で⽰したように、シデロホアの存在によってセシウムの溶出が⽐較的起こりやすい

鉱物はイライトであった。そこで、イライトを添加した培養試験の内、Pseudomonas 属で

あり（TC4、NC4）かつ pH減少による微⽣物の活動がよく⾏われていると考えられる TC4

の培養試験における 7⽇⽬のサンプルを HPLC‒ICP‒OES分析に供した。HPLC‒ICP‒OES

分析の結果を図 7‒5 に⽰す。245 nm の HPLC クロマトグラムに着⽬すると、いくつかの

ピークが出現した。⼀⽅、405 nm の HPLC クロマトグラムに着⽬すると、保持時間が 14.2

分の位置にピークが出現した。シデロホア溶液のみと保持時間が⼀致しており、このピーク

はシデロホア由来のものであると考えられる。その他のピークは培地成分や他の微⽣物⽣

 

 

図 7‒5 TC4 をイライト添加した培地で培養後、7 ⽇⽬の培地の HPLC‒ICP‒OES 測定
の結果 
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産物に対応している。ICP-OES側の結果では、鉄は 14.2分の位置に強度のピークが確認さ

れ、アルミニウムはピークが出現しなかった。これは、保持時間が 14.2分である物質には

鉄が含まれていることを⽰している。すなわち、シデロホア⽣産微⽣物は液相中にシデロホ

アを⽣産し、それらは鉄とキレートした状態で存在していると結論づけることができる。 

 

 

7.4. まとめ 

本章では、微⽣物活動と粘⼟鉱物との関係において、粘⼟鉱物の元素の溶出挙動、および微

⽣物によるシデロホア⽣産を実験的に観察にした。その結果得られた主な知⾒は以下の通
りである。 

（１）シデロホア⽣産微⽣物の活動により、粘⼟鉱物の構成元素の溶出が起こり、溶出した

元素の⼀部は微⽣物が吸収利⽤した可能性が指摘された。これらの元素挙動は、微⽣物間、

粘⼟鉱物により異なっていた。 

（２）液相中にはシデロホアが存在し、それらは鉄と結合していた。このことより、シデロ

ホア⽣産微⽣物はシデロホアを⽣産し、粘⼟鉱物から鉄を溶出させていることが実験的に

⽰された。 
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第 8 章 シデロホア⽣産微⽣物と植物⽣産物とのシナジー効果 
 
8.1. はじめに 

植物と微⽣物は密接な関係にあり、植物‒微⽣物間の共⽣関係においては、植物由来の有
機酸を微⽣物が活⽤することでミネラル分の獲得などを⾏っている。また、有機酸の活⽤に
よるシデロホア⽣産能⼒の向上も指摘されており[1]、植物由来の有機酸がシデロホア⽣産
能⼒を⾼め、粘⼟鉱物からのセシウム溶出を促進させることが考えられる。そこで本章で
は、植物と共⽣するシデロホア⽣産能⼒を持つ微⽣物に対して、植物が⽣産する有機酸がど
のような影響を与えるのかを明らかにすることを⽬的とし、粘⼟鉱物の溶解とセシウムの
溶出との観点から実験を⾏った。 
 
 
8.2. 実験⽅法 

本章では、まずは植物の⽣産する有機酸の分析を⾏った。次に、ホワイトクローバーから
単離したシデロホア⽣産微⽣物を、検出された有機酸およびセシウムを吸着させた粘⼟鉱
物とともに培養試験に供し、粘⼟鉱物の主要構成元素とセシウムの溶出挙動について観察
を⾏った。 
 
8.2.1. 植物の⽣産する有機酸 

植物⾃⾝が⽣産する有機酸を特定するため、植物が無菌栽培実験において⽣産する有機
酸の分析を⾏った。モデル植物としてホワイトクローバーを⽤い、その⽣育には第 6 章で
⽰した組成の Hoagland 培地を⽤いた。園芸⽤のホワイトクローバーの種⼦を実験に⽤い
た。種⼦の表⾯を次のように滅菌した。種⼦を 70%エタノールに 1 分間浸け、その後 7.5％
過酸化⽔素⽔に 4 分間浸けた。その後、再度 70%エタノールに 1 分間浸け、最後に滅菌⽔
で洗浄した。表⾯滅菌した種⼦を滅菌済みスポンジの上に乗せ、10 倍に希釈した Hoagland
培地を 20 mL 加え、無菌的に発芽させた。発芽後は、根の部分だけが浸るように 10 倍に希
釈した Hoagland 培地を 200 mL 加え、約 2 ヶ⽉間栽培した。培地には 1 週間ごとに Hoagland
培地を 2 mL 添加した。 
Hoagland 培地中の有機酸分析は、Yamaji らの⽅法[2]を⼀部改良し⽤いた。培養液から有

機酸を回収するため、H+型に調整した強酸型陽イオン交換樹脂（ダイヤイオン SK1B、三菱
ケミカル株式会社）を詰めたカラムに培養液を通液し、⾦属陽イオンを液相から除去した。
通液後の液相をロータリーエバポレーターで濃縮し、5 mL の超純⽔で回収した。その後、
ギ酸⽔溶液を⽤いてギ酸型にした陰イオン交換性樹脂（TOYOPACK DEAE M、東ソー株
式会社）に濃縮液 500 µL 中の有機酸を保持させた。超純⽔で樹脂を洗浄した後に、6M ギ
酸⽔溶液を 5 mL通液させ、有機酸を通液に回収した。さらに液相をロータリーエバポレー
ターで濃縮し、10 mL の超純⽔で有機酸を回収した。回収した有機酸試料は凍結乾燥させ
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保存した。凍結乾燥試料を 100 µL のピリジンに溶解し、N-methyl-N-(trimethylsilyl) 
trifluoroacetamideを 100 µL 加え、37˚Cで 30 分間加熱した。その後、GC-MS（QP‒2010 
Ultra、 株式会社島津製作所）で分析した。 
 
8.2.2. 粘⼟鉱物の調整 

粘⼟鉱物は、第 3章で調整した⿊雲⺟を使⽤した。この⿊雲⺟試料は 1M 酢酸アンモニ
ウム⽔溶液で洗浄しており、⿊雲⺟に吸着しているセシウム量は 128 µg‒Cs/g‒clayである。 
 
8.2.3. 有機酸添加培地での培養試験 

ホワイトクローバーの栽培試験で検出された有機酸は乳酸である（8.3.1. 参照）。そこで、
シデロホア⽣産能⼒を有する Pseudomonas 属の⽣育に乳酸が及ぼす影響を調べるために、
乳酸を添加した培地を⽤いた培養試験を⾏った。Pseudomonas 属の微⽣物（TC4‒8）を、
PY 液体培地（10 g/L ペプトン、5 g/L 酵⺟エキス、5 g/L NaCl、0.5g/L MgSO4·7H2O）
を⽤いて、25 ̊ Cで 3‒4⽇間振とう培養した。遠⼼分離で細胞を回収し、あらかじめ滅菌し
たリン酸緩衝⽣理⾷塩⽔を 30 mL 加え、細胞を 2 回洗浄した。細胞にリン酸緩衝⽣理⾷塩
⽔を 20 mL 加え、微⽣物ストック液とした。培養試験は、⼆種類の培地を⽤いて⾏った。
オートクレーブ滅菌したM9培地（7.3 g/L K2HPO4、3.0 g/L KH2PO4、6.6 g/L NH4Cl、3.3 
g/L NaCl、pH = 7.0）に、炭素源としてろ過滅菌した乳酸もしくはグルコース⽔溶液を 1 
g/L となるように添加した。この液体培地中での微⽣物の増殖を確認するため、まず液体培
地 100 mL に微⽣物ストック液を 1 mL 加え、振とう培養した。培養温度はシデロホア⽣産
性の良い温度である 25˚Cとした[1]。13 時間、18時間、100時間後に微⽣物量の測定を⾏
った。微⽣物量の測定は、培養液の濁度（OD600）を測定することで⾏った。100時間後の
培養液については、シデロホアを含む画分の濃縮を⾏い[1]、濃縮液の吸光スペクトルを測
定した。 
 
8.2.4. セシウムを吸着させた粘⼟鉱物を加えた培養試験 
乳酸を添加した培地における微⽣物の活動が、セシウムを吸着させた粘⼟鉱物に対して

どのような影響を与えるのかを把握するため、セシウム吸着させた⿊雲⺟と共に培養試験
を⾏った。乾熱滅菌した 200 mL三⾓フラスコに⿊雲⺟ 50 mg と乳酸もしくはグルコース
⽔溶液を加えたM9培地を 100 mL 加え、最後に微⽣物ストック液を 1 mL 加えた。また、
ブランク実験として、微⽣物ストック液のかわりに液体培地を 1 mL 加えた。これを 25˚C
で振とう培養した。培養開始から 4時間、1⽇、5⽇、7⽇後に培養液（細胞懸濁液）のサ
ンプリングを⾏った。サンプリングでは、培養液を 10 mL 分取し、遠⼼分離した（10000 
rpm、10 min）。上澄み液を回収し 0.2 µm シリンジフィルターでろ過した。回収した固相に
新鮮な培地を 10 mL 加え、再懸濁させたのち、三⾓フラスコ中の元の懸濁液に合わせた。
回収した液相中の鉄、アルミニウム、マグネシウム濃度を ICP‒OESで測定した。7⽇後に
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分取した液相については、ICP‒MSでセシウム濃度も測定した。 
 
 
8.3. 結果と考察 
 
8.3.1. 植物の⽣産する有機酸 

培養後の液体培地の GC‒MS 分析の全イオンクロマトグラムおよびマススペクトルを図
8‒1 に⽰す。栽培試験後の Hoagland 培地で検出されたピークのうち、栽培試験前の
Hoagland 培地（ブランク試料）には⾒られなかったピークは 6 つあった。これらのピーク
のライブラリ検索の結果、未知物質（トリメチルシリル（TMS）誘導体）、乳酸 2 TMS 誘
導体、硫酸 2 TMS誘導体、トリプロピレングリコールモノメチルエーテル TMS 誘導体、
グリセロール 3 TMS誘導体の 5 つが確認された。このうち有機酸は乳酸のみである。以上
より、ホワイトクローバーが⽣産する有機酸は乳酸である。 
 
8.3.2. 培養試験 
M9 培地に乳酸を加えた培地（M9L）および M9 培地にグルコースを加えた培地（M9G）

を⽤いた培養試験における微⽣物の増殖に関して、濁度の変化を図 8‒2 に⽰す。どちらの
培地においても、微⽣物細胞が概ね同様に増殖した。M9L 培地中に⽣産されたシデロホア
の⽣産に関して、シデロホアを含む画分の吸光スペクトルを図 8‒3 に⽰す。図 8‒3 から精
製した画分には、400 nm付近に極⼤吸収があることがわかった。Pseudomonas 属が⽣産す
るシデロホアが 400 nm近傍に極⼤吸収を持つことが知られていることから[3]、M9L 培地
中にシデロホアが⽣産されていたことがわかる。 

培養実験における培養液中の鉄、アルミニウム、マグネシウム濃度の変化を図 8‒4 に⽰
す。微⽣物を加えないブランク実験においても、培地中に鉄、アルミニウム、マグネシウム
が検出された。この結果は、培地の成分が⿊雲⺟を溶解したことを⽰している。 

微⽣物を加えた培養液中のアルミニウム（図 8‒4（a））と鉄（図 8‒4（b））の濃度は、培
養開始から 4 時間後にブランク実験の濃度よりも⾼くなった。アルミニウムは⽣体にほと
んど含まれない元素であるので、この結果は微⽣物により⿊雲⺟の溶解が増加したことを
⽰している。培養開始 4時間後の元素濃度が最も⾼く、その後は減少を続けた。マグネシウ
ム（図 8‒4（c））では、微⽣物培養試験開始後 1⽇以後は、ブランク実験の濃度よりも低か
った。培養開始 7 ⽇後における液相中のセシウム溶出率を表 8‒1 に⽰す。この溶出率は、
M9L 培を加える前の⿊雲⺟中セシウム量と培養 7⽇⽬の液相中セシウム濃度から求めた。
M9L 培地では、微⽣物を加えた実験のセシウム溶出率がブランク実験での溶出率よりも有
意に低く（p値 < 0.05）、M9G培地では微⽣物の存在による違いは確認されなかった。 
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a) 

 
図 8‒1 a) 栽培試験後の液体培地のGC-MSのイオンクロマトグラム。●で⽰したピークが
栽培試験前の液体培地（ブランク試料）では検出されず、栽培試験後の液体培地においての
み出現したピークである。 
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b) 

 
m/z 

 
 
図 8‒1（続き）b) 各ピークのマススペクトル（1：不明（TMS誘導体）、2：乳酸 2 TMS誘
導体、3：硫酸 2 TMS誘導体、4：トリプロピレングリコールモノメチルエーテルTMS誘
導体、5：トリプロピレングリコールモノメチルエーテル TMS誘導体、6：グリセロール 3 
TMS誘導体）。 
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このように⿊雲⺟から溶出した鉄、アルミニウム、マグネシウムの濃度は、いずれも微⽣
物培養開始 4 時間後ではブランク実験よりも明らかに⾼く、4 時間以後に⼤きく低下した
（図 8‒4）。セシウムについては M9L 培地における培養開始 7 ⽇後の値のみであるが、微
⽣物培養下ではブランク実験よりも濃度が低下した。図 8‒4 に⽰すように、培養開始後 1⽇
までは微⽣物はほとんど増えていなかった。微⽣物の増殖が起こるのは培養開始から 1 ⽇
を経過して以降であり、その間は増殖の準備期間（誘導期）である。この期間にまず液相中
の鉄、アルミニウム、マグネシウム濃度が⼤きく増加しその後低下した（図 8‒4）。このこ
とから、誘導期の微⽣物が⿊雲⺟を溶解したことによって 4 時間時点での元素濃度が増加
し、次に溶解したそれらの元素が誘導期の微⽣物細胞に吸収されたことが、液相中元素濃度
変化の原因と考えている。 

 
図 8‒2 M9L およびM9Gによる微⽣物の増殖 

�

���

���

���

���

�

���

���

� �� �� �� �� ���

�	���

������
���

����
���

培養時間 [時間]

O
D

60
0 
[–

]

 
図 8‒3 シデロホアを含む画分の吸光スペクトル 
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表 8‒1 ⿊雲⺟からのセシウム溶出率 
サンプル 溶出率 (%) p 値 

M9L 9.4±0.9 
<0.05 

M9L (Blank) 11.5±1.1 
M9G 9.1±2.2 

0.32 
M9G (Blank) 9.9±0.4 

 
 

 

  
 
 

 
 
図 8‒4  ⿊雲⺟を含む培地での培養実験における液相中⾦属元素濃度の変化（（a）アル
ミニウム 、（b）鉄、（c）マグネシウム） 
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培養開始１⽇以後に微⽣物の増殖が始まってからは、必須元素ではないアルミニウム濃度
の低下が、⽣体必須元素である鉄とマグネシウム濃度の低下より明らかに⼤きかった。つま
り、微⽣物細胞による吸収ではない理由により減少したと考えることができる。微⽣物の増
殖が進むと、フラスコの底に、⿊雲⺟と増殖した微⽣物細胞を包み込むように⼤きな有機質
膜（バイオフィルム）が形成した。アルミニウムの減少は、このバイオフィルムへの吸着に
起因すると考えられる。 

微⽣物を加えた培養実験で、培養開始 4時間後におけるアルミニウム（図 8‒4（a））と鉄
（図 8‒4（b））の濃度について、乳酸を添加したM9L 培地中濃度の⽅が、グルコースを添
加したM9G培地中濃度よりも⾼かった。この違いを⽣じた原因は２つ考えられる。⼀つは
有機酸である。ブランク実験で溶出した鉄、アルミニウム、マグネシウムはいずれも有機酸
を添加した系の⽅がグルコースを添加した系よりも⾼い。もう⼀つはシデロホアの⽣産量
の違いである。シデロホアは 3 価⾦属と特異的に結合し⽔溶性錯体を形成する。⽣産され
たシデロホア濃度がM9L 培地中濃度の⽅が⾼かった可能性が⽰唆される。つまり、シロツ
メクサの根に共⽣する微⽣物に、シロツメクサが⽣産する乳酸が与えられると、その共⽣微
⽣物のシデロホア⽣産能が増⼤し、その結果、乳酸による溶解との相乗効果により微⽣物に
よる⿊雲⺟の溶解が促進した可能性があることを本実験結果は⽰している。鉄やアルミニ
ウムは多くの粘⼟鉱物に⾻格元素として含まれる元素であるので、本実験結果は粘⼟鉱物
全般に適⽤できると考えられる。 

培養を開始して 7 ⽇⽬におけるセシウム溶出率を表 8‒1 に⽰す。この溶出率は、培地を
加える前の⿊雲⺟中セシウム量と培養 7 ⽇⽬の液相中セシウム濃度から求めた。微⽣物培
養の有無に関係無く、培養開始 7⽇後の培養液中には、⿊雲⺟に吸着したセシウムの 10％

 
図 8‒5 培養試験で⽣成したバイオフィルム 

微⽣物あり 微⽣物なし
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程度が含まれていた（表 8‒1）。これらのセシウムは⿊雲⺟の⾻格元素である鉄、アルミニ
ウム、マグネシウムの溶出に伴い溶出したと考えられる。粘⼟鉱物からのアルミニウムや鉄
の溶出に伴って、セシウムも溶出することが報告されている[4]。これらの元素の培養開始
4時間後における溶出量は、微⽣物を加えた系の⽅が微⽣物を加えないブランク実験よりも
明らかに⾼いことから（図 8‒4）、その時点におけるセシウム溶出量も微⽣物を加えた系の
⽅が⾼かったと考えられる。それにもかかわらず、7⽇時点のセシウム濃度はM9Gの実験
系では同定度、M9L の実験系では減少していた（表 8‒4）。⿊雲⺟を加えた培養試験におい
て、微⽣物はバイオフィルムを形成していた（図 8‒5）。バイオフィルムにおいては微⽣物
細胞濃度とシデロホア濃度は周囲よりも⾼く、微⽣物の活動が活発である。そのため、溶解
したセシウムがバイオフィルム⾃⾝やバイオフィルム中の微⽣物に吸着や吸収されるなど
したため、バイオフィルム外の液相中のセシウム濃度としてはブランク実験でのセシウム
濃度よりも低くなった（⾼くなることがなかった）と推察できる。 
 
 
8.4. まとめ 

本章では、ホワイトクローバーと共⽣する Pseudomonas 属の微⽣物に対して、ホワイ
トクローバーが⽣産する有機酸がどのような影響を与えるのかという点について、セシウ
ムの溶出と粘⼟鉱物の溶解の観点から実験を⾏った。その結果、得られた主な知⾒は以下
の通りである。 
（１）ホワイトクローバーは有機酸の⼀種である乳酸を⽣産することを明らかにした。 
（２）乳酸の存在によって Pseudomonas 属の微⽣物による⿊雲⺟の溶解が促進されるこ
とが明らかとなった。 
（３）⿊雲⺟に吸着した状態のセシウムの⼀部が培地に溶解した。これは⿊雲⺟の⼀部が
溶解したことにより溶出した結果であると考えられる。培養開始 7⽇後におけるセシウム
の溶出率は、微⽣物の有無にかかわらず同程度であった。セシウムは⿊雲⺟の溶解に伴い
溶出したと考えられ、かつ微⽣物存在下で⿊雲⺟⾻格を成す鉄、アルミニウム、マグネシ
ウムの溶解量が⾼いことを勘案すると、溶解したセシウムの多くは微⽣物や⽣成したバイ
オフィルム中に吸収されたと考えられる。 
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第 9 章 結論 
 
9.1. 本研究で得られた結論 
本研究は、福島原発事故によって環境放出された放射性物質のうち、特に放射性セシウ

ムに関して、環境低負荷の汚染物質除去法であるファイトレメディエーションによる放射
性セシウムの除染や、より正確な放射性セシウムの環境動態の評価のための基礎的知⾒の
獲得を⽬的として、⼀部でしか報告のないシデロホアの存在による粘⼟鉱物に吸着したセ
シウムの溶出現象の詳細を明らかにすることを試みたものである。 
まず第 2 章にて、⾃⽣するホワイトクローバー根中から単離した微⽣物に、シデロホア

⽣産能⼒を有した微⽣物が存在していることを明らかにした。また、これらのうちの⼀部
は、特にシデロホア⽣産能⼒が⾼いものも存在していた。この微⽣物の⽣産するシデロホ
アは、粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出量を増加させた。また、セシウムの溶出は 1 時
間程度の⾮常に短時間で起こることを⾒出した。 
第 3 章においては、粘⼟鉱物におけるセシウムの吸着挙動において考慮すべき点である

粘⼟鉱物の種類、⾵化作⽤が、シデロホアによるセシウム溶出量の増加効果に与える影響
に関して評価を⾏った。粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出挙動に関しては、化学形態の
分類に基づいた逐次抽出法など、様々な溶出液を⽤いて検討されているが、シデロホアを
⽤いて⾏われたものはほとんどない。本研究では⿊雲⺟やイライト、バーミキュライトと
いった⼟壌中でセシウムを固定していると考えられている鉱物のほか、似た構造を有する
代表的な粘⼟鉱物（モンモリロナイトやカオリナイト、ディッカイト、パイロフィライ
ト）におけるセシウムの溶出挙動を調べた。さらに、環境中における放射性セシウムの吸
着状態に影響を与える⾵化作⽤に関しても、粘⼟鉱物試料に⼈⼯的に⾵化効果を与えるこ
とで、その影響を調べた。その結果、セシウムを⾮常に強く固定する⿊雲⺟、イライト、
⾵化⿊雲⺟に対して、シデロホアによるセシウム溶出量の増加の効果が⾼いことを⽰し
た。 
第 4 章では、吸着したセシウム濃度の違いが、シデロホアによるセシウム溶出量の増加

効果に与える影響に関して評価を⾏った。環境中における放射性セシウムの濃度は極めて
低濃度であり、この濃度は粘⼟鉱物へのセシウムの吸着挙動に⼤きく影響する。安定同位
体セシウムと放射性セシウムをそれぞれ吸着させた粘⼟鉱物を⽤いたシデロホアによる振
とう試験を⾏った。その結果、福島県において観察される放射性セシウムと同程度の濃度
においても、シデロホアの存在によりセシウム溶出量が増加することが⽰された。 
第 5章では、シデロホアによるセシウム溶出量の増加効果に関するメカニズムの考察を実
験的に⾏った。セシウムを強く固定している粘⼟鉱物は、構造的な作⽤が働き、他のカチオ
ンよりも強く固定していると考えられる。そのため、構造の変化が⽣じれば、セシウムの吸
着特性に⼤きな変化が起こることが期待されるが、電⼦顕微鏡などによる直接的な観察は
不可能である。そこで、粘⼟鉱物を構成する主要元素であるケイ素、アルミニウム、鉄に着
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⽬し、これらの元素の溶出特性と合わせて検討した。加えて、セシウムとの競合カチオンで
あるアンモニウムイオンを添加した系における元素の溶出挙動も測定した。その結果、シデ
ロホアの作⽤による粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出が促進される現象について、以下
のメカニズムの推定ができた。(1)まず⿊雲⺟のエッジ部分に存在する鉄やアルミニウムな
どの元素がシデロホアとキレート形成し、脱離する。(2)これらの元素が⽋陥したことに付
随して、シデロホアとはキレートをなさない元素も溶出してゆく。 (3)その結果、エッジ部
に吸着しているセシウムが脱離してゆく。 
第 6章は⼟壌中のシデロホア⽣産微⽣物と、⼟壌で栽培した植物の根に共⽣した微⽣物の
⽐較を通じて、⼟壌中におけるシデロホア⽣産微⽣物と植物との共⽣関係に関する検討を
⾏った。⼟壌試料からシデロホア⽣産微⽣物として、Pseudomonas 属と Bacillus 属を分離
した。滅菌したホワイトクローバーの種⼦を栽培し、栽培根中に⽣息しているシデロホア⽣
産微⽣物として、Bacillus属、Brevibacillus属、Pseudomonas属、Burkholderia属、Burkholderia
属、Azospirillus 属、Duganella 属を分離した。⼟壌試料および栽培根において確認された
Pseudomonas 属と Bacillus 属は、根域⼟壌および根中でシデロホアを⽣産する可能性を指
摘した。また、⼟壌と栽培根における微⽣物種の違いは、相対的な出現頻度の違いおよび⽣
息環境によるシデロホア⽣産特性の違いが原因と推察された。 
第 7章では、微⽣物活動と粘⼟鉱物との関係において、粘⼟鉱物から溶出した元素の微⽣

物への収着、および微⽣物によるシデロホアを⽣産と粘⼟鉱物構成元素の溶出挙動との関
係性について実験的に観察にした。その結果、シデロホア⽣産微⽣物の活動により、粘⼟鉱
物の構成元素の溶出が起こり、溶出した元素の⼀部は微⽣物が吸収利⽤した可能性を指摘
した。これらの元素の溶出挙動は、微⽣物や粘⼟鉱物によって異なっていた。また、液相中
にはシデロホアが存在し、それらは鉄と結合していた。つまり、シデロホア⽣産微⽣物はシ
デロホアを⽣産し、粘⼟鉱物から鉄を溶出させていることを実験的に⽰した。 
第 8 章では、ホワイトクローバーと共⽣する Pseudomonas 属の微⽣物に対して、ホワイ

トクローバーが⽣産する有機酸がどのような影響を与えるのかという点について、セシウ
ムの溶出と粘⼟鉱物の溶解の観点から実験を⾏った。その結果、ホワイトクローバーは有機
酸の⼀種である乳酸を⽣産することを明らかにし、乳酸の存在によって Pseudomonas 属の
微⽣物による⿊雲⺟の溶解が促進されることが明らかとなった。⿊雲⺟に吸着した状態の
セシウムの⼀部が培地に溶解した。これは⿊雲⺟の⼀部が溶解したことにより溶出した結
果であると考えられる。培養開始 7 ⽇後におけるセシウムの溶出率は、微⽣物の有無にか
かわらず同程度であった。セシウムは⿊雲⺟の溶解に伴い溶出したと考えられ、かつ微⽣物
存在下で⿊雲⺟⾻格を成す鉄、アルミニウム、マグネシウムの溶解量が⾼いことを勘案する
と、溶解したセシウムの多くは微⽣物や⽣成したバイオフィルム中に吸収されたと考えら
れる。 
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9.2. 今後の展望 
 本研究は、シデロホアによる粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出現象に関して、シデロホ
ア−粘⼟鉱物間とシデロホア⽣産微⽣物−粘⼟鉱物間の⼆つの視点をから、⼟壌中の放射
性セシウムのファイトレメディエーション法や環境動態評価に関する基礎的知⾒の獲得を
⾏った。 
微⽣物の⽣産したシデロホアと粘⼟鉱物に関する実験的考察から、粘⼟鉱物の種類やセシ

ウムの濃度がシデロホアによる粘⼟鉱物に吸着したセシウムの溶出現象に与える影響を明
らかにし、そのメカニズムの推察を⾏った。これらの知⾒は、⼟壌中に含まれる多種多様な
粘⼟鉱物や⾵化作⽤によるそれらの変質効果を加味した、放射性セシウムの環境動態評価
につながると考えられる。また、福島県においては、⿊雲⺟やバーミキュライトが豊富な⼟
壌であるため、本研究における実験は、⿊雲⺟に関する実験が中⼼になっている。本研究で
実施した実験的⼿法によるセシウム溶出現象の評価は、現地に即した粘⼟鉱物に置き換え
ることで、より適切な評価に繋がることが期待できる。 
 シデロホア⽣産微⽣物の活動が、⼟壌中での粘⼟鉱物の溶解と、それに付随するセシウム
の溶出に与える影響に関して、特に、植物根における植物とシデロホア⽣産微⽣物との共⽣
関係、シデロホア⽣産微⽣物の活動と粘⼟鉱物の溶解現象、植物の⽣産する有機酸による影
響に着⽬して検討を⾏った。本研究では、粘⼟鉱物から脱離したセシウムの挙動に関して明
らかにすることはできなかった。放射性セシウムのファイトレメディエーション法の開発
や環境動態評価へと応⽤するためには、微⽣物やバイオフィルムへの、脱離したセシウムの
収着挙動の把握に加え、それらを通じた植物体への移⾏を検討することが必要である。ま
た、実際の⼟壌環境は⾮常に複雑であり、シデロホア⽣産微⽣物の活動や粘⼟鉱物の溶解、
それに付随するセシウムの溶出に影響を与える他の要因の検討も必要であると考えられる。 
 放射性セシウムは、環境放出されたもののみならず、原⼦⼒発電所の運転に伴って発⽣す
る⾼濃度の放射性廃棄物の処分場においても管理の必要性がある。本研究で得られた、微⽣
物の⽣産するシデロホアが粘⼟鉱物に影響を与え、セシウムの溶出挙動を変化させるとい
う成果は、⻑期間にわたる⾼濃度放射性物質の管理の観点においても、新たな知⾒を提供
し、より安全な管理のための基礎的知⾒として活⽤されることとも期待している。 
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