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第1章

序　論

1．1　総説

　各種産業活動に伴う化学物質の排出を原因とする土壌や地下水といった「地盤」の汚染問題は，1968

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　む年にカドミウムによる土壌汚染が原因であると判明したイタイイタイ病，1975年に発覚した東京都江

東区の六価クロム汚染，1978年に発覚した米国ナイアガラフォール市でのラブキャナル事件，1980

年に発覚した米国シリコンバレーにおけるフェアチャイルド社事件等を契機として，大きな社会問題

となり，様々な形態の汚染，多種に渡る有害化学物質が判明している。それに伴って，日本における

土壌環境基準，米国におけるスーパーファンド法に代表される各種法制度の制定・改正が進められ，

地盤汚染の調査・分析技術の向上も相まって，数多くの地盤汚染問題が顕在化している。環境省環境

管理局水環境部（2002）が報告している我が国における土壌・地下水汚染の状況に関する調査結果に

よると，1991年8月の土壌環境基準の設定以来，2000年度末までの約10年間で土壌環境基準を超過

する汚染が発覚した事例が計574件に達している。汚染事例の約85％は工場・事業所の敷地もしくは

跡地で発見されており，汚染の原因別にみると「汚染原因物質の漏洩」が51％と最も多く，「汚染原

因物質を含む排水の地下浸透（6％）」，「廃棄物の不法投棄（5％）」と続き，汚染原因が不明な事例も

27％と高い割合を占めている。一方，原因物質をみるとトリクロロエチレンによる汚染事例が178件

と最も多く，鉛（170件），テトラクロロエチレン（152件），砒素（143件），シスー1，2一ジクロロ

エチレン（105件），六価クロム（95件）と順に続き，重金属類，および揮発性有機化合物による地

盤汚染の例が多い。さらに，近年ではダイオキシン類やPCBといった難分解性（残留性）有機化合

物による地盤汚染も問題となっている。土壌環境センター（2000）による我が国の潜在的な土壌汚染

箇所，対策費用に関する調査結果によると，土壌汚染調査が望まれる事業所数は約93万箇所，調査・

浄化に要する費用は約13兆円と推定されている。

　地盤中に存在する汚染物質は，様々な曝露経路を経て人体に取り込まれることにより健康被害をも

たらす。化学物質の環境中における動態はその物理化学特性に依存することから，化学物質の種類に

よって曝露経路が異なる。地盤汚染物質をその曝露経路の相違に基づいて分類すると，①カドミウ

ム，六価クロム，砒素，鉛に代表される重金属類②トリクロロエチレンやテトラクロロエチレン

1
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人　体
飛散・揮散

大　気
降下・沈着

摂取・付着
土遊び等

土　壌
地下漫透

地下水 飲料水 経口摂取

淡水
表面流出
@　　　　表流水 水産物

水吸収
吸収・付着 食　品

摂敢・吸収・付着
土壌微生物

飛散・揮散
　　　　大　気

σ）重金属類

土　壌

摂取・付着

1降下’滞

土遊び等

1　　　　　地下水　　　　　1　　　　　　　　　飲料水
1　　　　　　　　　　　．一⊥一＿＿＿一　　　　　　　「

窪鑑畿謙1瓢ト画…

地下浸透

人　体

（2）揮発性有機化合物
人　体

飛散・揮散
大　気

降下・沈着

摂取・付着
土遊び等 皮膚吸収

土　壌

一一一 一一一一一c「亜酔 ・［璽垂i動
地下浸透

¥面流出

　　　　　　桑＿　　一　　＿　　＿　　r　　r　　－　　r　　の

「1蘇

表流水 水産物
水吸収

吸収・付着 食　品

摂取・吸収・付着
土壌微生物

一主要経路
（3）残留性有機化合物 一寄与があると考えられる経路

一一一 �^が小さいと考えられる経路

図1．1化学物質の分類別の曝露経路（藤倉（1999）に一部加筆）

に代表される揮発性有機化合物，③ダイオキシン類，PCBに代表される残留1生有機化合物，に分類

することができる。それぞれの分類毎の主要な曝露経路図を図L1に示す。

　図1，1にみられるように，化学物質の分類によって曝露経路とその寄与率が異なる。このことから，

地盤汚染による人の健康への影響を評価する場合，媒体中の化学物質存在濃度によって規定される環

境基準よりも，化学物質の摂取量（曝露量）に基づいた「環境リスク」に基づいた考え方を用いるこ

とが合理的であるとされている（駒井2003）。リスクとは「生じる結果とその可能性の積からなる確

率，または結果がもたらす影響の程度」として定義され，公共政策をはじめとする意思決定問題で多

用される考え方である（Kammen　and　Hassenzah11999）。地盤汚染問題における「環境リスク」と

は環境への危険性の定量的な表現で，地盤汚染サイトに存在する化学物質による人体への健康被害の

生起確率として一般的に定義される（lnternational　Programme　on　Chemical　Society　1999）。環境

リスクの評価にあたっては，図1．1に示す様々な経路から人体への化学物質の摂取量を算出すること
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により健康被害の発生確率が推定される。環境リスクに基づいた考え方を導入する利点としては，定

量的な評価手法であることから，不確実性を伴う地盤汚染問題に対する政策的，もしくは技術的判断

において，その妥当性や優先順位を客観的かっ合理的に評価できることが挙げられる。

　したがって，地盤汚染の危険性，および対策の緊急度を評価する際にも，本来は環境リスクの大小

に基づいて判断するべきではあるが，多岐に渡る曝露経路からの摂取量を個々のサイトについて推定

することは非常に労力を要し，不確定な要素も多い。そのため，実際には個々の化学物質の危険度に

基づいて定められた土壌中や地下水中の許容濃度（環境基準）を判定基準として，地盤汚染対策の必

要性が判断される。しかし，環境基準値は水道水質基準と同等の非常に低い濃度レベルに設定されて

いることから，環境基準を超過する汚染が発見されたすべての汚染サイトを環境基準値以下にまで浄

化を行うことは経済的，技術的に不可能である。そのため現実的な選択としては，リスクが高く対策

に緊急を要するサイトにおいて優先的に汚染物質の除去を行い，リスクが比較的低いサイトについて

は，リスクを一時的に回避することを目的とした経済的な対策を実施することが望ましい。リスクの

回避を目的とした対策措置としては，化学物質の曝露経路を遮断するという考え方に基づいて，地盤

中の有害物質の拡散を防止することを目的とした技術が一般的に用いられる。代表的な拡散防止技術

としては，固化・不溶化処理，遮水壁等による封じ込め処分などが挙げられる。

　一方，地盤汚染と並んで重要性の高い地盤環境問題として，廃棄物の地盤への受入に際しての環境

安全性の担保が挙げられる。廃棄物を地盤へ受け入れる形態としては，埋立処分，もしくは盛土材，

埋戻し材等の地盤材料としての再利用が考えられる。しかし，廃棄物の発生源，種類によっては重金

属類難分解性有機化合物をはじめとする有害物質を含有していることから，地盤材料としての利用，

埋立処分にあたってはそれぞれ設定されている溶出量基準をクリアすることが求められる。しかしな

がら，廃棄物からの溶出量は，水の接触量，温度，材料の間隙比や透水係数といった物理的要因，お

よび化学物質の存在形態，pH，有機物量，酸化還元状態といった化学的要因によって大きく変化す

ることから（van　der　Sloot　et　al．1997），溶出量基準を満たしている廃棄物においても，有害物質の

含有量が高い場合には地盤汚染を引き起こすポテンシャルを有しているといえる。

　これらの地盤汚染対策や廃棄物の地盤工学的利用・処分に関する現状を鑑みると，拡散防止技術を

用いた地盤汚染対策の実施や廃棄物の地盤工学的有効利用・埋立処分に際しては，地盤中に有害物質

が存在する状態が相当の期間に渡って保たれると考えられる。したがって，長期的な有害物質の挙動

評価を基礎とした環境リスクの推定とその制御を通して，リスクを適切に管理することが非常に重

要となる。適正なリスク管理を実施するためには，地盤汚染の拡散防止技術，廃棄物の地盤工学的利

用・処分に係わる各種技術の性能と信頼性の評価，およびリスク評価手法の整備と評価に必要な数多

くのモデル，入カパラメータの信頼性の向上が必須の課題である（駒井2003）。しかしながら，現

状では実際にリスク管理の観点から地盤汚染対策や廃棄物の地盤工学的利用の妥当性を評価した事例

は非常に少ないことから，これらの課題にっいては依然として研究の余地が多く，十分に解明されて

いないのが現状である。
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1．2　土壌・地下水の保全と環境リスクの低減

1．2．1　現行の法制度

　土壌・地下水の保全に係る我が国の現行の法制度を図1．2に示す（嘉門・乾2003）。土壌は，大気

や水といった他の媒体と比較して化学物質を移流，拡散させる速度が小さく，吸着，固定する機能が

高いことから，化学物質が長期に渡って蓄積される。このため，土壌・地下水環境の保全に関する法

制度体系においては，「土壌の汚染に係る環境基準（土壌環境基準）」，「地下水の水質汚濁に係る環境基

準（地下水環境基準）」，および「ダイオキシン類に係る環境基準」を環境上の条件として，汚染の未

然に防止するための予防策と汚染された土壌の修復対策に関する法制度がそれぞれ制定されている。

土壌の汚染に係る環境基準
地下水の水質汚濁に係る環境基準（対象；26物質）
@　　　ダイオキシン類に係る環境基準

（対象：27物質）

（未然防止対策） （浄化対策）

（ネ） 【土壌汚染対策法】 汚染地の調査・登録と浄化費任【大気汚染防止法】

　ばい煙の排出規鋼等
yダイオキシン法】

ダイオキシン類に係る排出基準等

@　　　　　（＊〉

【農用地土壌汚染防止法】

特定有害物質（カドミウム、銅、砒素）による
?�y壌の対策計画の策定等

【水質汚濁防止法】

排出規制、有害物質の地下浸透の禁止等 【ダイオキシン法】

【ダイオキシン法】 ダイオキシン類による汚染土壌の対策計画の策定等

土 汚染状況の調査【廃棄物処理法】 地域指定
埋立処分基準、 最終処分場の構造・
維持管理基準等

対策計画 事業実施　　　　　　確認
化学物質等

、

費用負担等
（化学物質） 【化　審　法】

@特定化学物質の取扱の技術上の基準等

（肥 料） 【肥料取締法】

壌 土壌・地下水汚染に係る調査・対策指針
@土壌汚染の調査・対策の技術上の指針

土壌汚染を起こさない品質基準

（農 薬） 【農薬取締法】

【水質汚濁防止法】

健康影響の恐れのある地下水汚染の浄化命令

土壌残留に係る登録保留基準、

（＊）

　　　土壌残留性農薬の指定

z山関係施設については 【鉱山保安法】

【廃棄物処理法】

@　→

生活環境の保全上支障が生じ、又は生ずるおそれカ

?驍ﾆ認められる場合の支障の除去に係る措置命令
@　　廃棄物の不適正処分に伴う土壌汚染の対策

図1．2土壌汚染に係る現行の法制度（嘉門・乾2003）

　地盤汚染の形態は，大気汚染や水質汚濁を通して副次的に土壌中に化学物質が蓄積される場合，お

よび原材料の漏出や農薬の使用，廃棄物・排水の地下浸透・埋立等によって直接化学物質が負荷され

る場合に分類することができる。このことから，土壌汚染の未然対策方策においては，これらの2つ

の形態の汚染を防止する観点から大気，水，廃棄物，化学物質の使用等に関するいくっかの制度，基

準が設けられている。図1．2に示した法制度のなかで重要度の高い，①土壌環境基準，②地下水環

境基準③排水基準（水質汚濁防止法），④埋立処分に係る判定基準（廃棄物処理法），⑤海洋へ

の埋立処分判定基準（海防法）の基準値を表1．1に示す。なお，土壌，および地下水に対するダイオ
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表1．1土壌・地下水環境基準項目、および他の基準における基準値との比較

項目
土壌の汚染に

Wる環境基準

地下水の水質

?�ﾉ係る環

ｫ基準

排水基準

金属などを含む

Y業廃棄物に係

髞ｻ定基準

海洋への埋立

?ｪ判定基準
P）

カドミウム 0．01 0．01 0．1 0．3 0．1

シアン化合物（全シアン） N．D， N．D． 1 1 1

有機燐 N．D．
皿

1 1 1

鉛 0．01 0．01 0．1 0．3 0．1

六価クロム 0．05 0．05 0．5 1．5 0．5

砒素 0．01 0．01 0．1 0．3 0ユ

総水銀 0．0005 0．0005 0，005 0，005 0，005

アルキル水銀 N．D． N．D． N．D． N．D。 N．D．

PCB N．D． ND， 0，003 0，003 0，003

銅 1252）
｝

3
一

33）

ジクロロメタン α02 0．02 0．2 0．2 0．2

四塩化炭素 0，002 0，002 0．02 0．02 0．02

1，2一ジクロロエタン 0，004 0，004 0．04 0．04 0．04

1，Lジクロロエチレン 0．02 0．02 0．2 0．2 0．2

シス1，2一ジクロロエチレン 0．04 0．04 0．4 0．4 0．4

1，1，1一トリクロロエタン 1 1 3 3 3

1，1，2一トリクロロエタン 0，006 0，006 0．06 0．06 0．06

トリクロロエチレン 0．03 0．03 0．3 0．3 03

テトラクロロエチレン 0．01 0．01 0．1 0．1 0．1

1，3一ジクロロプロペン 0，002 0，002 0．02 0．02 0．02

チウラム 0，006 0，006 0．06 0．06 0．06

シマジン 0，003 0，003 0．03 0．03 0．03

チオベンカルブ 0．02 0．02 0．2 02 0．2

ベンゼン 0．01 0．01 0．1 0．1 0．1

セレン 0．01 0．01 0．1 0．3 0．1

ふっ素 0．8 0．8 8（15）4）
一

153）

ほう素 1 1 10（230）4）
一 ｝

硝酸性及び亜硝酸陸窒素 一
10 1005）

一 ｝

ダイオキシン類
1000pg－

TEQ／96）

1P9－　　　　　　　10　P9－

TEQμ7）β）　　TEQμ

10P9－

TEQμ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　単位：mgμ，　N．D。：検出されない。

1）　海洋汚染及び海上災害の防止に関する法律施行令第5条第1項に規程する埋立場所等に排出しようとする

金属等を含む廃棄物に係る判定基準。

2）

3）

4）

5）

6）

7）

8）

含有量（mg／kg）。但し、農用地（田に限る。）のみ適用。

水底土砂他の埋立場所等への排出を対象とする。

（）の数値は、海域に排出する場合の基準値。

アンモニア性窒素に0．4を乗じたもの、亜硝酸性窒素及び硝酸性窒素の合計量。

土壌中のダイオキシン類の量が250P9－TEQ／9以上の場合には，必要な調査を実施する事とする。

地下水と併せて公共用水域にも適用される。

水底の底質を除く。水底の底質については、150pg－TEQ／g以下の基準が別途定められている。
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表1．2土壌汚染対策法における各種基準

分類 物質
指定区域の指定に係る基準

溶出量基準（mgμ）　含有量基準（mg／kg）

第二溶出量基準

　（mgμ）

第一種特定有害物質

i揮発性有機化合物）

四塩化炭素 0，002 　
0．02

1，2一ジクロロエタン 0，004 一 α04

1，1一ジクロロエチレン 0．02
一

0．2

シスー1，2一ジクロロエチレン 0．04 一
0．4

1，3一ジクロロプロペン
一 0．02

ジクロロメタン 0．02 一
0．2

テトラクロロエチレン 0．01
一

0．1

1，1，1一トリクロロエタン 1
｝

3

1，1，2一トリクロロエタン 0，006 　 0．06

トリクロロエチレン 0．03 ｝ 03

ベンゼン 0．01
一

0．1

第二種特定有害物質

i重金属等）

カドミウム及びその化合物 0．01 1502） 0．3

鉛及びその化合物 0．01 1502） 0．3

六価クロム化合物 0．05 2503） 1．5

砒素及びその化合物 0．01 1502） 03

水銀及びその化合物 0．00051） 152） 0．0051）

セレン及びその化合物 0．01 1502） 0．3

ふっ素及びその化合物 0．8 40002） 24

ほう素及びその化合物 1 40002） 30

シアン化合物 N．D． 504）・5） 1

第三種特定有害物質

i農薬等）

PCB N，D．
一 0，003

チウラム 0，006 一 0．06

シマジン 0，003 一 0．03

チオベンカルブ 0．02 一
0．2

有機燐化合物 N．D，
一

1

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　N．D．：検出されないこと
1）但し，アルキル水銀が検出されないこと。

2）1molμ濃度の塩酸を溶媒とし，試料（6　g以上）と溶媒を重量体積比3％で混合したものを2時間振とうし，抽出する。

3）炭酸ナトリウム0．005mo1／ム炭酸水素ナトリウム0．01　mol／4を含む溶液を溶媒とし，試料（6　g以上）と溶媒を重量体

積比3％で混合したものを2時間振とうし，抽出する。

4）遊離シアンを対象とする。　5）加熱蒸留による抽出（詳細は環境省告示第19号を参照）。

キシン類の環境基準については，別に定められているダイオキシン類対策特別措置法の規定に基づい

た基準値を示している。

　土壌汚染の未然防止に係る法制度の制定，および強化と並行して，既に汚染された土壌の浄化・拡

散防止対策に関する制度も策定されている。具体的には，農用地汚染を対象とした「農用地土壌汚染

防止法」，地下水汚染を対象とした「地下水の水質浄化に係る措置命令（水質汚濁防止法）」，廃棄

物の不適正処分に伴う汚染を対象とした「生活環境の保全上の支障の除去等の措置命令（廃棄物処理

法）」，市街地汚染を対象とした「土壌・地下水汚染に係る調査・対策指針」が挙げられる。しかし，こ

れらの制度に基づいて対策を実施する場合，土壌環境基準，もしくは地下水環境基準を満足するレベ

ルまで浄化を行うには，長い期間と相当の費用を要する。したがって，環境基準の確実な達成が技術

的，もしくは経済的に難しい場合には浄化に着手できず，放置される傾向にある。また，工場敷地等

の私有地内で発生している汚染の浄化については，所有者の判断に委ねられているのが現状である。
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表1．3土壌汚染対策法におけるリスクの低減措置（平田2003）

措置 直接摂取によるリスク低減措置 地下水等の摂取によるリスク低減措置

立入禁止 ○ 一

舗装 ○ 一

覆土（盛土）等の覆い措置 ○ 一

土壌入換措置 ○ 　

原位置不溶化・不溶化埋め戻し 　
01）

原位置封じ込め 02） 02）

遮水工封じ込め 02） 02）

遮断工封じ込め ○ 03）

掘削除去 ○ ○

原位置浄化 ○ ○

1）第二溶出量基準に適合する重金属等による汚染土壌に限る。

2）第二溶出量基準に適合する汚染土壌，または不溶化により第二溶出量基準に適合させた重金属等による汚染土壌に限る。

3）揮発性有機化合物を除く。

　このような現状を踏まえて，より現実的で実効性の高い土壌・地下水保全対策を進める方策として，

2002年5月に「土壌汚染対策法」が制定され，2003年2月に施行された。土壌汚染対策法において

は，土壌・地下水汚染対策に際して化学物質の種類，汚染サイトの管理状態，地下水の利用形態が考

慮されており，汚染土壌の直接摂取と地下水摂取の摂取という2つのリスクを適正に管理するという

観点から，汚染地の調査，登録，リスク低減措置，浄化責任の所在といった対策に必要な事項が定め

られている（中央環境審議会2002）。土壌汚染対策法において定められている化学物質の土壌溶出量

基準，第二溶出量基準，含有量基準の基準値を表L2に示す。一般に重金属類は表層士壌に高濃度で

存在している場合が多い。よって，第二種特定有害物質（重金属等）を対象として，土壌の摂食や皮

膚接触による直接摂取リスクを管理する観点から，含有量基準が定められている。一方，地下水の摂

取によるリスクを判定する観点からは地下水環境基準と同等の土壌溶出量基準が定められている。ま

た，溶出量基準を超えていても実際に地下水が汚染されていない場合は，第二溶出量基準が適用可能

となり，第二溶出量基準を超過しない汚染土については原位置封じ込め等の遮断措置による対策が認

められている。調査によって土壌溶出量基準，含有量基準を超過する汚染が発覚した場合，該当する

土地は指定区域に指定される。しかしながら，先述したように浄化対策を即時に実施することができ

ない場合を想定し，土壌汚染対策法においては，化学物質の種類や汚染サイトの状況に応じ，大きな

経済的負担を伴わないリスクの低減措置が示されている。土壌の直接摂取によるリスクの低減措置，

および地下水等の摂取によるリスクの低減措置を表1．3に示す（平田2003）。表1，3に示した措置の

うち，立入禁止，覆土，封じ込めといった措置は一時的なリスク回避を目的としたものであり，指定

区域の解除を受けるためには，浄化対策を行い汚染レベルを環境基準値に適合させる必要がある。
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1．2．2 汚染物質の拡散防止による土壌・地下水の保全技術

土壌汚染対策技術の分類

　　土壌汚染対策をその目的で分類すると，①汚染物質の拡散を防止する技術（Containment），②汚

染物質を抽出・分解する技術（Treatment）に分類することができる。これらの目的毎に分類した代

表的な土壌汚染の対策技術を表1．4に示す（Shackel｛brd　and　Je飽ri呂2000）。なお，個々の土壌汚染

対策技術についてはStegmann（2001）等に詳述奉れている。

表1．4代表的な土壌汚染対策とその分類（Shackelfbrd　and　Je伽ris　2000）

　　Soil

removal？

Tbchnology

category

Tbchnique／

　Process
Exa皿ple（s） Co皿ment（s）

　Yes
（θ皿5乞オの

Contai豆men七 Disposaユ Land且lls On－site　vs．　OH㍉site；

New　vs．　Existing

Treaもment Chemical Neutraliza七ion，　SolveR七ex七raction

Physical Soil　washing，　Stabilization／

Solidifica七ion，　Vi七ri且ca七ion

Biological Biopiles，　B童oreacters

Treated　soil　may　require

disposal　in哉land丘1正，　or

may　be　re七urlled　to七he

site．

Thermal Incineration，　Vitrification

　　No

（乞η5乞オtの

CoRtainlnellt　Pump＆Treat Vbrtical　wells，　Horizon七al　wells

Capping Traditional　covers，　Al七erna七ive

covers，　Geochemical　covers

Vertical

barriers

Slurry　walls，　Grou七curtains，　Sheet

pilillg，　Biobaエriers，　Reactive　barr藍ers

Horizontal

　barriers

Grou七injected　liners

Bo七h　passive　and　active

containment　are　possible；

In　pump＆treaも，　pumping

is　used　to　control　hydraulic

gradient　and　collect

contam三nated　water；

七reatmen七is　e鎚伽

Treatment ChemicaI Oxida七ion，　Chemical　reductio丑

Physical Soil且ushing＊，　Stabilization／

Solidification，　Vitri丘ca七io且，　Air

sparging（AS）＊，　So童l　vapor　ex七raction

（SVE）＊，　Electro－kinetics（EK）＊

Biological Monitored　natural　attellua七ion

（MNA），　Bioventing，　Bioslurpi丑g，

BiOSp泓rging

Technologies　with（＊）

require　removal　of　gas

and／or　liquid　phases　and

e∬5ゼ加treatment；Both

passive　and　active

七reatment　are　possible．

Thermal Steam　injection＊，　Radio　f士equency

heatiロg（RF）＊，　Vitrific績tion＊

　　米国，オランダのように土壌汚染対策において先進的な取り組みがなされている国においては，土壌ガ

ス吸引法や土壌洗浄法に代表されるような積極的に汚染物質を地盤中から抽出するActive　Remediation

から，Passive　Remediationと呼ばれる透過性浄化壁工法やMonitored　Natural　Attenuationとして

定義される自然の地下水流れを利用し，汚染物質の分解を図る工法に移りつつある（今村2002）。一

方で，イギリスにおいてはコストが安いことや掘削等による汚染物質の拡散がないことから原位置封

じ込め技術が用いられる傾向が高い（Shackelfbrd　and　Je飽ris　2000）。日本では，環境省環境管理局
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水環境部（2002）による2000年度の土壌汚染対策の実施状況をみると，掘削除去，最終処分場への埋

立処分の件数が最も多く，土壌ガス吸引，地下水揚水といった原位置抽出，固形化・不溶化という順

に続いており，Active　Remediationの占める割合が高い状況である。このように，土壌汚染対策の技

術傾向は各国における土壌汚染対策の技術開発状況や考え方の相違によって異なる。

拡散防止技術の概要

　地盤汚染の拡散防止技術は，分離・分解が難しく，地盤中の移動性が低い重金属やPCBs，ダイオ

キシン類等の難分解性有機塩素化合物による汚染の対策として一般的に適用される。拡散防止技術の

代表的・基幹的な技術は「固化処理」，「不溶化処理」，「溶融処理」，「封じ込め」に分類できる。

　固化処理は，汚染土壌に固化材を混合することによって固形化し，物理化学的に汚染物質を安定化

させる手法であり，重金属汚染土を対象とした代表的な対策工法である。固化材には，セメント系，

マグネシウム系，熱可塑性ポリマー系，アスファルト系等のものがあるが，セメント系固化材が多用

されている。固化処理は簡便でコストも安いことから多用される手法であるが，長期的な固化処理効

果には懸念が残ることから，遮水工等で再溶出する汚染物質の移動を制御・管理する必要がある。

　不溶化処理も固化処理と同様に重金属汚染土に適用される手法であり，汚染土壌に各種薬剤を混合

して重金属を硫化物態等の難溶性の形態に変化させ，安定化を図るものである。用いられる不溶化材

は重金属の種類によって異なるが，硫酸第一鉄，硫化ナトリウム等が代表的なものである。重金属汚

染土の処理には多用される手法であるが，固化処理と同様に長期的な安定性への懸念，遮水工等によ

る管理の必要性が欠点として挙げられる。

　溶融処理は，汚染土壌を原位置，もしくは溶融プラント内で汚染土壌を加熱することによって溶融

し，汚染土壌をガラス状の固形物として固める方法である。1，200℃以上の高温に加熱することから，

汚染物質の一部は加熱分解，揮発するため，溶融処理は分離・分解技術として分類する場合もある。

固化・不溶化処理とは異なり，化学物質の封じ込め効果の長期的な安定性も高いとされているものの，

処理費用が非常に高いこと，溶融処理に伴う有害副生成物の発生・処理が課題となっている。

　封じ込めは汚染土壌を封じ込め処分施設，遮水工等によって周辺環境から隔離する方法全般を指し，

固化，不溶化処理を前処理として実施する場合もある。廃棄物埋立処分と同様に，汚染土壌からの溶

出濃度に対応する封じ込め構造が採用される。高濃度の溶出が確認された汚染土壌に対しては遮断型

のコンクリート製の封じ込め施設内に処分され，比較的低濃度の汚染土壌に対しては，鋼矢板やSoil

Mixing　Wal1等の遮水工内に封じ込められる。さらに遮水性の高い遮水壁を建設する手法として，近

年ではTRD工法のような地中連続壁工法や遮水シートを地中に鉛直に敷設する方法も用いられてい

る（Kamon　e七al．2003a）。なお，これらの遮断工，遮水工の構造は「一般廃棄物の処理及び産業廃

棄物の最終処分場に係わる技術上の基準を定める命令（1998年6月施工）」に準ずる必要がある。

　土壌汚染対策法をはじめとする我が国の土壌汚染対策で考慮されている①汚染土壌の直接摂取リス

ク，②地下水の摂取リスク，③土壌から地下水への溶出リスク，というそれぞれのリスクの低減効果

の観点から，代表的な土壌汚染対策技術を分類したものを図1．3に示す（土壌環境センター2002）。
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一浄化・封じ込め技術一 一処理・処分技術一

A類：経路遮断，拡散・流出防止
経路遮断

g散・流出防
①汚染：ヒ壌の直接摂取

@リスクの低減

B土壌から地下水への
@溶出リスクの低減

A1（土壌）

@原位置固形化＋遮水槽、

@原位置不溶化処理　等

`3（土壌＋地下水）
@原位置固形化＋遮水壁，

@原位置不溶化処理　等
拡散・流出防止　　昌一

一， ・・

み2（跡水）∴．鋼矢槽薦本鼠等

掘削・浄化処理・埋め戻し D類：土壌浄化処理
@土壌洗浄，加熱脱着　等

②地下水の直接摂取

@リスクの低減
B類：原位置分解

土壌浄化

　　r
@　…

@　…

@　…
@　…’「’°’°辱1

@　…

@　…

@　…
@　…　　3

@　　…

@　　…

@　　…

@　　…

@　　…

B1（土壌）

ｴ位置鉄粉処理，
ｴ位置パイわメディエーション

a3（土壌＋地下水）
ｴ位置パ伽メディ1一ション等

L・・♂・．
地下水浄化

o　・ ■■
B2（地下旗》

，原倖置鉄粉処理　　一r

ｴ位跡痴厚イ％等． C類：原位置抽出

薗柳騨噸

L．
・

C1（土壌）

@ソイルフラッシング，

@真空抽出　等

b3（土壌＋地下水）
@二重吸引，エアスパージング等

， 騨 曜．・璽，曾．　　o．．¶　ゆ，．■・o噛o　　　　　　　曽曜 ，・辱．．・． ．・

c2（地下薇。
　　　　　　　　　’「@｛　　　　　　　　　LT

ｱ溶水揚z燐理・等　　・
o

E類：処理・処分

E1（ガス）

@活性炭吸着，紫外線分解等
d3（地下水＋ガス）
｣進酸化（紫外線＋光触媒）等

・ウ硫　搾帯冊πr

E畿態麟’．

図1。3リスク低減の観点からみた対策技術の分類（土壌環境センター2002）

拡散防止技術は本質的に汚染物質の移動性を抑制する，もしくは曝露経路を遮断する技術であり，対

策実施後も地盤中に汚染物質が依然として残留している。したがって将来的には原位置からの汚染物

質の除去，無害化を図る必要があるものの，図1，3中のA類に相当する拡散防止技術はリスクの低減

措置として有効であり，原位置での対策が可能である，対策費用も安価であるといった利点も多い。

さらに，汚染物質の分離・分解を目的した技術を用いる場合には，具体的な浄化レベルの設定が非常

に困難であり，抽出処理等においては浄化期間が長期に渡る場合が多いことから，適正なリスク管理

に基づく拡散防止技術の適用は土壌・地下水汚染対策において実効性が高いといえる。

1．3　本研究の目的と構成

　我が国における地盤汚染対策の妥当性の判定は，地下水環境基準，土壌環境基準に基づいて行わ

れており・これまではリスクに基づく議論はほとんど行われてこなかった。土壌環境基準は汚染土壌

からの有害物質の溶出に起因する汚染地下水の摂取によるリスクを想定して制定されているものの，

溶出濃度を評価するための公定試験方法が環境中における溶出特性を十分に評価できないこと（嘉
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門1997），および地下水の摂取以外のリスクは想定されていないことから，実質的にはリスクを評

価するものではなく，基準設計的な運用が行われていたといえる。

　しかし，中央環境審議会から2002年9月に答申された「土壌汚染対策法に係る技術的事項につい

て」においては，表層土壌中に高濃度で蓄積する可能性が高い重金属については土壌の直接摂取によ

るリスクが考慮されており，これを受けて2003年2月に施工された土壌汚染対策法において重金属

の含有量基準が制定された。また，ダイオキシン類対策特別措置法における基準値の決定においても

環境リスクの観点から検討が行われている。これらのことから，我が国においても地盤汚染対策の妥

当性を判定する際に，リスクの低減という観点から評価を行う背景が整いつつあるといえる。

　地盤汚染によるリスクの低減方法は，原因となる化学物質，もしくは汚染土を除去する方法と化学

物質の曝露経路を遮断する方法に分類することができる。特に，土壌から除去することが物理化学特

性的に難しい重金属汚染土，効率的な除去技術が確立されておらず浄化コストを要するダイオキシン

類やPCBs等の化学物質による汚染土，および複数の化学物質による汚染土については，曝露経路の

遮断を目的とした固化・不溶化処理，および封じ込め処分の適用性が高い。しかしながら，固化・不

溶化処理，封じ込め処分といった拡散防止技術対策を行った場合には，化学物質は地盤環境中に残存

することになる。そのため，拡散防止技術の適用にあたっては，将来的にも環境リスクを適正に制御

できる対策仕様を明らかにし，リスクコミュニケーションの観点からも対策の妥当性を定量的に評価

することの重要性が，汚染物質の除去を目的とした対策の適用時と比較して高いといえる。

　本研究は固化・不溶化処理，および封じ込め処分といった地盤汚染物質の拡散防止技術を対象とし

て，長期的な環境リスクの推定とその適切な制御手法の検討，および対策の妥当性を定量的に評価す

るための手法を確立することを主眼としている。これらの事項は，地盤汚染サイトのリスク管理にお

いては不可欠なものであり，適正な対策の実施に貢献するものである。しかしながら，既往の研究に

おいてはリスク管理の重要性は指摘されているものの，そのために必要となる地盤汚染物質の長期的

挙動の推定方法や具体的な地盤汚染サイトへの適用事例はほとんど報告されていない。このことから，

本研究はいくつかの具体的問題の検討を通して，以下の視点と検討項目に関する研究を実施すること

を目的とするものである。

1）固化・不溶化処理土からの地盤中における化学物質の溶出挙動の把握

・溶出試験方法の体系化と評価手法の提案

・乾燥，および海水の浸透による重金属の溶出特性への影響

・溶出試験結果に基づく地盤内における溶出挙動の推定

2）遮水工による化学物質の拡散防止とその適正構造の照査

・廃棄物の地盤工学的利用・処分時における化学物質の拡散制御

・遮水工に用いられる遮水シート損傷部からの漏水量の簡便評価手法の確立

・海面処分場ケーソン式埋立護岸の性能設計を用いた適正構造の評価
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　第1章　序　調

・本研究の焉景と目的

・本論文の構成

第2章　固化・不溶化処理による重金属汚染土からの

　　　溶出の棚御とその実験的評価

・固化・不溶化のメカニズムと重令属溶出への影響要因
・溶出試験方法のレビューと体系化
・乾湿繰り返し条件下および海水中における重金属汚染十

セメント固化体からの溶出特性

第3章　固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う

　　　環境影響の評価

・廃棄物材料の溶出特性と固化処理による溶出抑制

効果に関する実験的評価
・溶出試験に基づいた廃棄物の地盤工学的利用に伴う
環境影響の評価とその制御に関する検討

第4章　廃棄物処分における遮水工の性能評価と
　　　環境リスクの低減

・海面埋立処分場廃棄物埋且護岸の有害物質遮蔽性能

に基づく性能設計
・埋立護雑の適正構造の照査
・遮水シート損傷が遮水性能に与える影響の評価

第5章　逡境リスク評価を導入した地盤汚染対策

　　　効果の定量化

・地盤汚染によるリスクとその評価手法
・実際の地盤汚染サイトにおける環境リスクの算出
・封じ込め対策によるリスク低減効果の定量的評価
・リスク評価に基づく地盤汚染対策の効率化に関する提案

　第6章　結　調

・本研究の成果と意義

・今後の展望と課題

図1．4本論文の構成

3）地盤汚染リスクの定量化と対策工の妥当性評価

・地盤汚染による環境リスクの評価手法の概観

・実汚染サイトにおける環境リスク評価の適用とその環境リスクの算出

・封じ込め処分による環境リスク低減効果と対策工の妥当性の評価

・リスク評価をべ一スとした対策指針・設計の考え方に関する提案

　本論文は図1．4に示すように6つの章から構成されている。上記の研究目的と検討項目に基づく各

章の構成・位置付けを以下に詳述する。

　第1章では，地盤汚染に関わる法的枠組みや拡散防止技術を中心とした浄化手法に関するレビュー

を取りまとめ，本研究の方向性とその意義にっいて言及している。

　第2章では，地盤汚染の拡散防止技術の基幹的な技術であり，広く用いられている重金属の固化・

不溶化処理に関して，重金属の溶出抑制のメカニズムを概観し，環境中における溶出特性への影響

要因とその評価方法について述べた。重金属の溶出特性は，水への溶解度，重金属化合物の存在形態
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といった化学的要因，および固化・不溶化処理土の透水性をはじめとする物理的要因に大きく依存す

る。特に，溶解度や存在形態は，pHや酸化還元電位，乾燥等によって大きく変化することから，そ

の影響を評価するための様々な溶出試験方法が提示されている。この章では，これらの溶出試験方法

について体系的にとりまとめ，それぞれの試験方法の定義・役割を述べた。さらに，最も一般的な固

化・不溶化処理であるセメント固化を対象として，処理土からの重金属の溶出特性を室内試験により

評価を行った事例を報告する。ここでは，実際の環境中に曝露された場合の溶出特性を把握するため

に，海水中における溶出特性，および乾湿繰り返しを受けた場合の溶出特性への影響とその機構につ

いて，各種溶出試験を適用して評価した結果を述べている。

　第3章では，重金属を含有する固体系廃棄物（一般廃棄物焼却飛灰，下水汚泥焼却灰）に対してセ

メント固化処理を実施し，第2章で述べた各種溶出試験方法を用いて，その溶出特性を詳細に評価し

た。さらに，廃棄物の固化処理材料を埋め戻し材として地盤工学的に有効利用する場合，および埋め

立てた後に跡地利用する場合をそれぞれ想定し，簡便な数学モデルを用いた重金属溶出量の推定方

法，ならびにその際の環境影響の評価手法を提案した。また，緩衝層の設置や埋立処分の適正管理に

よる環境影響の低減効果を定量的に評価し，廃棄物の地盤工学的有効利用における各種溶出試験に基

いた環境安全性の評価手法を示した。

　第4章では，地盤汚染の拡散防止技術のもう一方の基幹技術である封じ込め処分に関して，管理

型処分場周辺の水分，および有害物質の挙動を浸透流・移流分散解析の実施を通して検証し，長期に

渡って安定した性能を担保しうる遮水工構造を提案することを試みた。特に，処分量が増加する傾向

にある海面埋立処分場を対象として，ケーソン式埋立護岸構造の性能設計事例を示している。処分場

外への汚染物質の漏出量を移流分散解析により予測する性能設計的アプローチにより，遮水シートの

損傷部やケーソンの目地等からの局所的な漏出に対しても護岸全体として遮蔽機能を発揮する構造形

式とその設計要件について提案を行っている。さらに，海面埋立処分場の遮水工としてケーソン式埋

立護岸以外にも多用される鋼矢板・鋼管矢板式埋立護岸にっいても，先行研究のレビューに基づいて，

遮水護岸としての性能とその適用性を議論している。

　第5章では，PCBsとダイオキシン類による地盤汚染サイトを対象として，当該サイトにおけるモ

ニタリングデータと数値解析に基づく地盤汚染物質による人体への健康リスクの算定方法とその結果

について詳述している。特に，一般的な評価の対象となる地下水中の水溶性汚染物質と併せて，浮遊

粒子状物質に吸着した化学物質や土壌中の化学物質による健康リスクも評価の対象とし，危険性の高

い曝露経路を特定した。さらに，原位置封じ込め処分による対策後の環境リスクを推定し，対策工事

の安全陵と対策効果を定量的に評価した。最後に，環境リスクの算出結果に基づいた対策工の重要性

と優先度の決定方法を述べ，環境リスク評価の導入による地盤汚染対策の効率化の可能性を示した。

　第6章では，本研究で得られた成果と今後の展望を述べ，固化・不溶化処理，封じ込め処分といっ

た地盤汚染の拡散防止技術を用いた環境リスクの制御という観点から，土壌・地下水汚染対策の合理

的設計に向けた本研究の意義を示すことにより，本研究の結論としている。



第 2章

固化 ･不溶化処理による重金属汚染土からの溶出の

制御とその実験的評価

2.1 概説

近年,重金属汚染土の対策として洗浄処理や熱脱着処理といった重金属の除去技術の開発が進めら

れているが,実績が豊富であり比較的コス トが低い固化 ･不溶化処理は依然として多く用いられてい

る｡環境省が2000年に実施した調査結果 (環境省環境管理局水環境部 2002)においても,重金属

汚染土の恒久対策として,複数の対策が併用されている場合も含めて255件のうち93件において固

化 ･不溶化処理が適用されている｡しかしながら,固化 ･不溶化処理は重金属を除去あるいは焼成 ･

溶融固定化するものではなく,物理化学的な封じ込め作用に基づくものであることから,環境条件の

変化や時間の経過に伴う再溶出の可能性が指摘されている (今村 1999)｡そのため,2003年2月に

施行された ｢土壌汚染対策法｣においても,原位置封じ込め,遮水工封じ込めに先立って重金属等の

第二種特定有害物質の溶出量を第二溶出量基準 (表1.2参照)に適合させるための措置として固化 ･

不溶化処理は位置付けられている｡

表2.1に一般的な固化 ･不溶化処理における重金属の種類毎の再溶出の要因を示す (用地 2002)0

固化 ･不溶化処理土が保管される埋立処分場や原位置封じ込め施設の多くは好気性条件であり,汚染

された地下水の場外流出を防ぐ観点から地下水位や場内水位を低下させている場合が多い｡従って,

表2.1に示すように重金属の再溶出の要因となる乾燥,酸化が起こりうると考えられ,雨水の浸透に

表 2.1重金属等の固化･不溶化処理における再溶出の要因 (川地 2002)

Heavymetal Applicableagents Factorstopromoteleaching

Lead,Mercury,Cadmium Cementstabilizer,Sodiumsulfide 0Ⅹidation,pHchangeI)Tying(Neutralization)

Arsenic,HXaValentC土lrOmium, Ferroussulfate,Ironoxide, Oxidation,Drying(Neutralization),

Selenium Ferricchloride,Cementstabilizer RedllCtion

14
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よる乾湿繰り返し作用，大気中のCO2や微生物活動に伴い発生するCO2による炭酸化等の影響も重

なって，固化・不溶化処理土から重金属が再溶出することが懸念される。一方，乾燥や酸化，乾湿繰

り返しの影響が小さいと考えられる海面埋立処分が行われた場合においても，海水中に長期間に浸せ

きされることにより，処理土の強度低下，および固化・不溶化効果の低下が生じ，重金属が再溶出す

る可能性が指摘できる。

　しかしながら，現在用いられる固化・不溶化処理効果の判定方法は，各種バッチ溶出試験，pH依存

性溶出試験，タンクリーチング試験といった水飽和条件下で行われる試験のみであり，乾燥や炭酸化，

海水中の浸せきといった要因が重金属の溶出特性に与える影響が評価されていないのが現状である。

　本章では，はじめに重金属の固化・不溶化処理による重金属の溶出抑制のメカニズムを概観し，環

境中における溶出特性への影響要因とその評価方法を述べた。重金属の溶出特性は，水への溶解度，

重金属化合物の存在形態といった化学的要因，および固化・不溶化処理土の透水性といった物理的要

因に大きく依存することから，その影響を評価するための様々な溶出試験方法が提示されている。そ

こで，これらの溶出試験方法について体系的にとりまとめ，それぞれの試験方法の定義・役割と種々

の溶出試験を組み合わせた欧米各国における評価の枠組みにっいてレビューを行った。さらに，最も

一般的な固化・不溶化処理であるセメント固化を対象として，（1）海水浸せき条件下における重金属

溶出特性，（2）乾湿繰り返し条件下における物理化学特性および重金属溶出特牲への影響，について

室内試験による実験的評価を実施し，実環境中における重金属の溶出特性について議論を行った。

2．2　重金属汚染土の固化・不溶化処理

2．2．1　固化・不溶化処理の概要とそのメカニズム

固化処理

　本検討で対象としているセメント系材料を用いた重金属の溶出抑制の基本的な原理は，透水性の低

いマトリックスの形成および重金属が非水溶性の形態に変成することによるものである。具体的な

機構を示すと以下の3点が挙げられる（Glasser　1997）。

1）マトリックスの緻密化による物理的封じ込め

　水和反応の進行により生成した水和物により間隙が充填され固化体組織が緻密化される。この

　組織の緻密化により透水性や物質の移動性が低下することから，重金属を物理的に封じ込める

　作用が期待される。

2）難水溶性物質の生成

　水和反応の過程で生成するCa（OH）2から解離したOH一が重金属と反応し，難水溶性の水酸化

　物沈殿を形成する。重金属の水酸化物の溶解度積は非常に低く難水溶性であることから，固化

　体中に沈積・固定化される。
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　3）水和生成物による吸着・固定化

　　　エトリンガイト（3CaO・Al203・3CaSO4・32H20）をはじめとするアルミン酸石灰塩系の水和

　　　物の結晶中においては，A1原子の重金属原子との置換，　SO㌃のCrol｝やAsol一等との置換

　　　が生じ，重金属が固定化される。さらに，セメント水和物の表面にも重金属が吸着固定される

　　　場合がある。

　一方，これらの作用機構を考慮すると，鉛（Pb）のような両性金属の水酸化物は高アルカリ条件下

においてPb［OH］」のような錯イオンを形成し，溶解度が増すことから，　pHによっては十分な溶出抑

制効果が発揮できない場合がある。しかし，一般的には上記3っの作用機構の複合的な効果により，

物理化学的な重金属の封じ込め効果が期待できる。

　しかしながら，上記の作用機構はセメント固化処理材料が曝露される環境によって影響を受けるこ

とから，長期的な重金属の封じ込め効果の安定性には懸念が残る。セメント固化による重金属の封じ

込め効果に影響を及ぼす主要な外的要因としては以下の項目が考えられる。

　1）酸性雨や微生物活動に起因する有機酸といった酸の作用

　2）乾燥，炭酸化による中性化，および水和生成物の分解

　3）海水との接触時における水和生成物の溶出と塩化物による浸食

　1）に示した酸による溶出特性への影響については，詳細は後述するが，様々なpH条件に対する溶

出量の変化や，酸性条件下における最大溶出可能量といったpHの影響に着目した溶出試験が数多く

実施されている（The　Internadonal　Ash　Working　Group　1997）。

　2）に示した乾燥，炭酸化による中性化，および水和生成物の分解機構は以下の通りである。間隙

に存在する空気中のCO2が間隙水に溶解し，　H2CO3（炭酸）が生成するが，この炭酸とセメント固

化処理土中の反応生成物との間には以下のような相互反応が発生する。

　　　　　　　　　　　Ca（OH）2十H2CO3　→　CaCO3十2H20

　　　　　3（C勧0・SiO2・3H20）十3H2CO3　→　　3CaCO3十2SiO2十6H20

3CaO・Al203・3CaSO4・32H20十3H2CO3　→　3CaCO3

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　十2Al（OH）3十3CaSO4十12H20

3CaO・Al203・CaSO4・12H20十3H2CO3　→　3CaCO3

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　十2Al（OH）3十CaSO4十12H20

3CaO・（A1203・Fe203）・3CaSO4・32H20

　　　　　　　　　　　　　　十3H2CO3　→　3CaCO3十2Al（OH）3

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　十2Fe（OH）3十CaSO4十29H20

（2．1）

（2．2）

（2．3）

（2．4）

（2．5）

上記の反応により，中性化およびセメント水和生成物の分解が発生し，pHの低下による重金属の溶

解度の上昇やマトリックスの劣化が生じると考えられる。実際にCO2に曝露したセメント固化体か
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らの溶出挙動についてはいくつかの検討が行われており，重金属の溶出量が増加する傾向にあること

が報告されている（Garrabrants　et　a1．20σ2；Sanchez　et　al．2002；土手ら1998）。

　3）については，海水中への浸せき，もしくは海水の接触によりコンクリートやセメント固化体の

化学特性は大きく変化することが知られている。具体的には，セメント水和物と海水中の硫酸塩が

反応することによる石膏の生成とpHの変化，水酸化カルシウムや石膏の溶脱，石膏とセメント中

のC3A（アルミン酸三カルシウム）の反応による膨張性エトリンガイトの生成，中性化の進行等が

発生するとされている。図2，1にセメント水和物と海水中化学成分との化学反応の模式図を示す（岡

田1986）。海水の化学作用がコンクリートやセメント固化体の材料特性自体に与える検討は多数行

われているものの，重金属の溶出特性に与える影響を検討した事例については，非常に少ないのが現

状である（Webster　and　Loehr　1996）。

2C3S＋6H20→

2C2S＋4H20→

C－　－H

蠕t。）

C－　－H

SO～

CaSO4・2H20

　（Gypsum）

C3A・CaSO4・12H20

　（MQnosulfate）

C3A・CaSO4・32H20

　　（Ettrmglte）

915％brgervolume　than（ゐA

Ca　O3
（Cal

carb　nate）

　CaCl2
（CalCium　chlorlde）

　C3A・CaCl2・12H20

（Calclum　chlo「oalum旧ate）

図2．1セメント水和物と海水中化学成分との化学反応（岡田1986）

不溶化処理

　重金属汚染土の処理には各種添加剤による不溶化処理も多用される。不溶化処理の原理としては，

薬剤と重金属の化学反応により，重金属を溶解度の低い化合物，もしくは毒性の低い化合物に変化さ

せるものである。代表的な不溶化機構として以下の項目が挙げられる。

1）金属硫化物の形成

　金属硫化物は水酸化物や炭酸塩と比較して溶解度が非常に低く，溶出しにくい。このことから，

　主に硫化ナトリウム（Na2S）を不溶化材として添加し，難溶性の金属硫化物を生成させること

　により不溶化を図る。硫化ナトリウムは主に鉛，水銀カドミウムによる汚染土の不溶化処理

　に用いられる。しかしながら，硫化ナトリウムによる不溶化効果はpHに対して依存性を示す

　ことや有毒な硫化水素が発生する可能性があることから，その適用にあたっては留意が必要で

　ある。
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2）還元作用

　六価クロム（Crol－）は還元されると，はるかに毒性が低く溶解度の低い三価クロム（Cr3＋）

　に変化することから，還元剤を添加することにより不溶化を図る工法が採用される。この反応

　は2価鉄イオンや金属鉄により生じることから，還元剤としては硫酸第一鉄（FeSO4）が一般的

　に用いられる。但し，長期的に不溶化効果を維持するためには還元性雰囲気に保つ必要がある。

3）鉄イオンとの化学的結合

　硫酸第一鉄，塩化第二鉄等の鉄塩を不溶化剤として添加することにより，鉄イオンと重金属イ

　オンを結合させ，溶解度の低い形態に変化させる。主に，シアン，砒素による汚染土に適用さ

　れる。但し，砒素に適用する場合は難溶性の砒酸鉄（FeAsO4）を生成するが，還元的な環境下

　では毒性の高い亜砒酸（H3AsO3）に還元されることから，留意が必要である。

　以上の不溶化機構を考慮すると，重金属の不溶化効果はpHの変化，酸化還元反応等により大きな

影響を受けるといえる。このことから，セメント系固化材による固化処理と同様に，不溶化処理土を

地盤中に処分する場合には，基本的な不溶化機構を把握し，適正な管理を行うことが重要である。

2．2．2　重金属の溶出特性の評価手法

　土壌・地下水汚染の対策，および廃棄物の処分・有効利用においては，材料中の有害物質が土壌や

地下水を汚染すること等により環境や生態系への影響がないよう事前に環境影響評価を実施し，必要

な場合には対策を実施する必要がある。地盤環境を管理する上で監視や制御が求められる化学物質の

数は年々増えているが，法制度上は土壌環境基準に示されている27物質が対象となる。

　固化・不溶化処理による溶出抑制の対象となる有害物質は，重金属，フッ素，ホウ素といった無機

系の化学物質である。固化・不溶化処理材料からの重金属の溶出特性は，材料の間隙比，比表面積

（粒径），溶媒（水）の接触量といった物理的要因と重金属の存在形態，溶解度といった化学的要因に

支配される。したがって，これらの要因を室内試験によって評価する方法として，各種溶出試験方法

が定められている。

　溶出試験は，評価の対象となる材料（固体）と溶媒を任意の試験条件下で接触させ，溶媒中に溶脱

する化学物質量を計測する試験の総称である。試験条件は大きく分類すると，①固体と溶媒の接触

方法，②溶媒の化学特牲・量によって決定される。溶出試験方法の分類とその目的を図2．2に示す。

　固体と溶媒の接触方法に着目すると，溶出試験はEquilibrium－based　leaching　tes七とMass　transfbr－

based　leaching　testに分類することができる。前者については，溶媒の交換を行わず，固液問で化学

平衡が成立する条件下で実施する試験である。試験方法としては，破砕した試料と溶媒を混合する

バッチ試験が採用され，様々な化学組成（pH，酸化還元電位）を持つ溶媒を接触させることにより，

化学的要因が重金属の溶出挙動に及ぼす影響を評価する際に用いられる。後者については，成型体

からの化学物質の時間的な溶出量（溶出速度）を計測するための試験であり，溶媒を連続的に交換す
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図2．2溶出試験の分類と代表的な試験方法

る，もしくは連続的に接触させることにより，材料からの溶出量の時間変化を同定することを目的と

する。試験方法としては，材料の透水性によって大きく2っに分類される。ひとつは，材料の透水性

が高く，材料中を水が浸透する場合の溶出量を把握するためのカラム溶出試験であり，成形試料に通

水させ，排出水に溶出した対象物質を定量するものである。もうひとつは，材料の透水性が周辺地盤

と比較して低く，材料が水中に浸せきされた状態での溶出量を把握するためのタンクリーチング試験

であり，所定寸法の成型体の供試体を所定の溶媒に一定期間浸せきさせるもので，溶媒の種類や交換

の時間間隔は試験方法によって異なる。

　溶媒の化学特性・量に着目すると，重金属の溶出量は主にその存在形態と溶解度に依存することか

ら，これらの要因と溶出量の関係が様々なバッチ溶出試験によって検討される。重金属の存在形態と

しては溶出しやすい形態から①交換態，②弱酸可溶態（炭酸塩），③易還元性可溶態（マンガン

酸化物），④還元性可溶態（鉄酸化物），⑤硫化物・有機物態，⑥残渣，という画分が一般的に定

義されており，対象重金属によってそれぞれの画分を抽出する試験方法が示されている（Gleyzes　et

al．2002；貴田2000）。酸化還元反応によっても，重金属の形態が硫化物態等の難溶性塩に変化す

るケースや逆に毒性の高い形態に変化するケースがあることから，酸化還元電位と溶出量の関係に着

目した溶出試験も実施されている（Kamon　et　al．2002c）。一方，重金属の溶解度はpHへの依存性

が強く，一般的には酸性側で溶解度が高く，アルカリ溶液中では水酸化物の沈殿を形成するため，溶

解度は低い。しかし，鉛のような両性元素は高アルカリで錯イオンを形成して溶解しやすくなる。し

たがって，pH依存性のパターンは重金属の種類によって異なる。　pHによる溶出量への影響を検証

する方法としては，一般的にpH依存性試験が実施される。　pH依存性試験とは，平衡時の溶液のpH

が段階的に異なるように酸，もしくはアルカリ濃度を調整した溶媒を用いて複数のバッチ試験を実施

し・pHと化学物質の溶出量の関連を把握するための試験である。また，　pHによる溶解度の制限の受
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けない最大溶出量を求める試験方法として，アベイラビリティー試験がオランダにおいて採用されて

いる。この試験においては，材料を粒径125μm以下に粉砕し，多量の溶媒（固体質量の50倍体積

の溶媒）を用いて二段階抽出を行う。それぞれの抽出段階ではpH＝7，およびpH＝4に維持し，中性

条件，および酸性条件下で溶解度の高い形態の重金属をすべて抽出することを意図している。但し，

酸緩衝容量の高い材料については，環境中で材料一水系のpHが大きく変化することは考えにくいこ

とから，酸緩衝容量を考慮した重金属溶出のpH依存性を評価する手法として，　Acid　Neutralization

Capacity　Testが用いられることもある（S七agemann　and　C6t61990）。

　重金属による環境影響に関するその他の考え方について，生物学的影響を直接的に評価する手法が

挙げられる。例えば，汚染土を直接摂取した際のバイオアベイラビリティ（生物が利用可能な汚染物

質量）を推定することを目的として，胃酸と同等の酸濃度で抽出を行い，胃酸分解によって吸収しう

る有害物質の量を求めることを意図した試験方法が提案されている。また，前述のように監視・制御

すべき化学物質は増える傾向にあり，これら個々の化学物質全ての測定に要するコストの積み重ねは

無視できないこと等の問題点を受けて，バイオアッセイの考え方が取り入れられつつある。これは，

魚，ミジンコ，藻類などの致死量を測定するなどして試料の持つ混合毒性を評価するものである（大

迫ら2000）。生物への毒性を評価基準としていることから一般市民にも理解がしやすく，リスクコ

ミュニケーションの手段にも使いうるという利点もある。

　このように溶出量は試験方法に大きく依存し，有害性の判定そのものに影響することから，個々

の試験結果を複合的に利用した環境影響評価の考え方が検討されているほか（van　der　Sloo七et　a1．

1997），試験法の国際標準化がISO国際標準化機構のTC190（Soil　Quality）で議論されている（地

盤工学会ISO検討委員会2003）。

2．3　実験方法

2．3．1　実験シリーズ1一海水環境中における重金属の溶出特性の評価一

使用材料

　深草粘土と水道水を混合した泥土（ω／町＝1，75，？〃：含水比，ωL：液性限界）にZn（NO3）2・6H20

を添加し，静置した亜鉛汚染泥土を対象試料として使用した。汚染泥土の物理化学特性を表2．2に示

す。固化材には，普通ボルトランドセメント（以下，OPCとする。），および六価クロムの溶出の恐

れが少ないとされる高炉セメントB種（以下，SCとする。）を用いた。固化材添加量は汚染泥土の乾

燥質量比の15．2％とし，粉体添加とした。溶出試験の溶媒として，一般的に用いられる純水に加え，

人工海水（八州薬品・アクアマリン）を用いた。使用した人工海水の化学特性を表2．3に示す。

供試体の作製

　泥土と固化材（OPC，　SC）をソイルミキサーで混合し，φ50　mm×ん74　mmのモールド内に締

固めた。その後，20℃条件で14日間の密封養i生後に脱型し，さらに1日間20℃条件下で整置したも
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表2．2汚染泥土の物理化学特性

　　　　’
Particle　density （9／cm3） 2．67

Water　co丑七ent

@　　　　　　　　　　　　　j

gquid　limit

olasticity　limi七

（％）

i％）

i％）

90．0

T1．3

Q6．3

Ignition里OSS （％） 7．42

Maximum　dry　density

nptimum　water　content

（9／cm3）

i％）

1．68

Q9．3

Particle　size　distribution

rilt　fraction

blay血acもion

（％）

i％）

38．2

U1．8

pH （一） 3．50

Ca七ion　exchange　capacity （meq／1009） 23．6

Total　Zn　content （mg／kg） 800

表2．3人工海水の化学特性

pH
　E．C．

imS／cm）

［Crl

imolμ）

［Na＋］

imolμ）

［so㌃］

imo1μ）

［Mg2＋］

imolμ）

［Ca2＋］

imolμ）

［K＋】

imolμ）

8．54 44．3 4．5×10－1 3．3x10－1 2．9×10－2 3．7×10一2 5．7×10－3 7，4×10－3

のを供試体として溶出試験に用いた。なお，締固め回数は「セメント系固化材による安定処理土の試

験方法」（セメント協会標準試験方法JCAS　L－01）に基づき，供試体高さに基づいて突き固め回数の

補正を行った。比較試料として，固化体の破砕による溶出量への影響を検討するため，養生脱型後，

固化体を粒径2mm以下に破砕し，再度モールド内で締固めた供試体（以下，破砕試料とする。）を

作製した。なお，破砕試料は固化体と比較して平均7％（OPC処理土），および2％（SC処理土）の

湿潤密度の低下がみられた。さらに，汚染泥土自体からの溶出特性を把握することを目的として，泥

土を風乾させ，その最適含水比（ω。pF　29．3％）で締固めた供試体を併せて作製した。一方，セメン

ト固化体の強度特性を把握するため，φ50mm×ん100　mmのモールドを用いて同様の方法で供試

体を作製し，28日間の密封養生を行った後に一軸圧縮試験に供した。

溶出試験

　EnvironmenもCanada’s　Wastewater　Technology　Centre（ECWTC）が規定するDynamic　Leach

Tes七に準じたタンクリーチング試験（以下，　DLTとする。），オランダの公定法であるNEN7341

（Availability　Test），および環境庁告示第46号法（以下，　JLT46とする。）の3種の溶出試験を実施

した。DLTは，セメント固化を行った廃棄物の処理・処分方法を評価するためにECWTCが開発し

た一連の試験体系（S癒gemann　and　C6t61990）に組み込まれている試験方法のひとつで，タンク

リーチング試験の一種に分類できる。試験方法は以下の通りである。広ロプラスティックボトル（24
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容量）に供試体の表面積（5cm2）に対して，10倍量（10×5cm3）の溶媒を準備し，ナイロンメッ

シュに入れた供試体を溶媒中に浸せきさせた後，ボトルを密閉し，20℃条件下に整置した。所定時

間経過毎に溶媒の交換を行い，採取した溶液を固液分離したものを検液とした。溶媒の交換間隔につ

いては，ECWTCの試験方法を参考として表2．4に示す交換時期を採用し，固化体／破砕試料につい

ては，7回，汚染士については9回の溶媒交換を実施した。DLTの実施状況を図2．3に示す。

表2．4DLTにおける溶媒交換スケジュール（実験シリーズ1）

Contaminated　sludge S／Ssludge

Step Interval

ihours）

Cumulative　time

@　　　（days）

Interval

ih・urs）

Cumulative　time

@　　　（days）

1

2

3

4

5

6

7

8

9

1

3

3

17

24

24

24

336

672

0．04

0．17

0，29

1

2

3

4

18

46

24

24

24

24

336

672

1032

1

2

3

4

18

46

89

図2．3Dynamic　Leach　Testの実施状況

　JLT46は「土壌の汚染に関わる環境基準」に基づいて土壌の環境安全性を判定する際に適用される

試験であり，廃棄物等を地盤材料として有効利用する際の適合性を判定する際にも適用される。本基

準は，土壌から溶出した有害物質による地下水汚染，地下水の飲用による健康被害の防止を目的とし

ており，試料がその10倍量の水と接触したときの有害物質溶出量を求める試験である。

　NEN7341試験はオランダの公定法のひとっで，廃棄物からの有害物質最大溶出可能量を求めるた

めの試験である。試料粒径については，試料からの金属類の溶出を促進させるため125μm以下と

他の試験法に比較して小さい値が設定されている。一方，液固比は五／3＝100という非常に大きな
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表2，5JLT46，およびNEN7341の試験方法

Test　name NEN7341 JLT46

Leaching　vessel 1乏beaker Unspeci丑ed

Sa皿ple く125μm ＜2mm
Salnpie　mass 169 ＞509
Solvent Adding　HNO3　to　deionized　wa七er，　and　keeping Distilled　water（adjusting　to　pH　5．8－6．3　by

the　lst　elution　pH　7　and　the　2nd　one　pH　4 HCI　or　NaOH）

L／Sratio 100：1（50：1x2） 10：1

Agitation Stirrer Horizion七al　shaking（200　times／min，　ampli一

tude：4－5　c皿）

Duration 3hx2 6h
Filtration 0．45μmmembrane且lter 20min．　centrifug翫l　separation　at　3，000　rpm

十〇．45μmmembrane且lter

Excitement　I

by　heat

Eo：Ground　state

Eノ；Excited　state

E，

■■■レ　Analyzing

Eo

1君：Emission　int釧sity

図2．41CP発光分光分析の原理

値が採用される。これは，廃棄物乾燥質量の100倍体積という大量の水が接触する期間，すなわち実

条件では数十年から，数百年経過後における溶出量を予測することが意図されている。pHについて

は，埋立後の接触溶媒として酸1生雨等を考慮した場合その最低値はpH＝4であるという仮定に基づ

き，長期的にアルカリ成分が流出した後の溶出ポテンシャルを把握する視点から，pH＝4に固定す

る方法を採用している。ただし，アルカリ性側において高濃度で溶出する酸素酸の陰イオンを形成す

る元素（As，　Se等）の溶出を過小に評価しないため，　pl｛＝7に固定して3時間抽出した後，　pH＝4

に固定して3時間抽出し，両者を混合して検液とする2段階のバッチ試験となっている。JLT46，お

よびNEN7341の試験方法を表2．5に示す。

　溶出試験で得られた検液については，0．45μm孔径のメンブレンフィルターで吸引ろ過を行った後，

島津製作所ICP発光分光分析装置ICPS－8000を用いて，　Zn，　Cr（VI）の濃度を日本工業規格　工場排

水試験方法（JIS　K　O102）に準じて計測した。また，　pHについても併せて計測した。　ICP発光分光

分析とは，図2．4に示すように水溶液中の測定物質を原子蒸気にするときに，熱的に励起された原子

が低いエネルギー順位に戻るときに放出される光子の波長に相当する発光線強度を測定し，定量分析

を行うものである。
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2．3．2　実験シリーズ2一乾湿繰り返し条件下における重金属の溶出特性の評価一

使用材料

　ある土壌汚染サイトにおいて採取した鉛（Pb）により汚染された砂質土の2mmふるい通過分を

試料土として使用した。表2．6に試料土の物理化学特性を示す。固化材は，六価クロムの溶出が少な

いとされる高炉セメントB種（Slag　Cement，以下SCとする）を用いた。

表2．6Pb汚染砂質土の物理化学特性

Particle　density （9／cm3） 2．73

Natural　moisture　content （％） 1．8

Opitimu皿water　content

laximuln　dry　density

（％）

i9／cm3）

14．3

P．78

Palticle　size　distribution

rand

rilt

@D50

（％）

i％）

imm）

95．1

S．9

O．40

pH （一） 8．6

Pb　content＊ （mg／kg） 305

＊Based　on　the　testing　method　50r　sediment　quallty

供試体の作製

　セメント固化処理土の配合については，予備試験結果に基づいて最適含水比に調整した試料土に対

して固化材を100kg／m3（乾燥質量比4．3％）の添加量で添加した。なお，添加方法は粉体添加とし

た。固化材と試料土をソイルミキサーで十分に混合した後，「セメント系固化材による安定処理土の試

験方法」（セメント協会標準試験方法JCAS　L－01）に準じて供試体高さによる突き固め回数の補正を

行い，φ50×ん74mmの供試体を作製した。型枠から脱型後，20℃で28日間密封養生したものを

SC処理土として，各種試験に用いた。なお，比較試料として試料土を最適含水比で締め固めた供試

体（以下，無処理土とする）も併せて準備した。

乾湿繰り返し試験

　本実験シリーズでは，乾湿繰り返し作用が重金属汚染土セメント固化体の溶出特性に及ぼす影響を

評価することを主眼としている。そこで，室内においてSC処理土を対象として，実環境における乾

湿繰り返し作用を模擬するための乾湿繰り返し試験を実施した。本試験はASTM（American　Society

丑）rTes七ing　and　Materials）によるWetting　and　Drying　Test　of　Solid　Was七es（D－4843）に準じて実

施した（American　Society　for　Tes七ing　and　Materials　1988）。試験方法は表2．7に示すように乾燥過

程と湿潤過程を12サイクル繰り返し，各サイクルにおける含水比の変化，剥離量を測定した。なお，

各サイクルの湿潤過程終了後に浸せき液を採取しPbの定量を行ったところ，検出限界値以下であっ

たことから，湿潤過程における有意なPbの溶出はなかったと考えられる。
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表2．7Wetting　and　Drying　Test　of　Solid　Wastes（ASTM　D－4843）の試験条件

　　　　　　　　　　　　’
Process Dry11ig　Process Wettlng　Process

Exposure

モ所獅р奄狽奄盾
Placed　i丑adrying　oven （60土3℃）

Soaked　in　disti里led　wa七er（20：』3℃）

uolu皿e：105（5：Surface　area　of七he　specimen）

Interva1 24hours 1hour（cooling）十23　hours

Total　cycle 12 cycles

Measurement Moisture　conten七， Mass　loss　after　each　cycle， Amoullt　of　Pb　released　in　we七ting　process

化学試験

　乾湿繰り返し作用による供試体の各種化学特性への影響を把握するために以下に示す化学試験を実

施した。はじめに，SC処理土の中性化の進行度を把握するため，円柱供試体を外側から中心にかけ

同質量になるように4～7等分にトリミングした各部分のpHを地盤i工学会基準JGS　O211－200「土懸

濁液のpH試験方法」に従って測定した。さらに，処理土の酸緩衝能力を評価するため，トリミング

した乾燥質量30gの処理土と硝酸水溶液150　m4を混合・撹搾し，酸添加に伴う懸濁液のpH，およ

びPbの溶出濃度の変化を測定した。一般的に酸緩衝能力が低い材料は環境中に存在する酸の作用に

対して容易に酸性を示す。大半の重金属は酸1生になると溶出量が増加することを考えると，重金属の

溶出抑制の観点からは酸緩衝能力が高い材料が有利であるとされている。

溶出試験・抽出試験

　本実験シリーズでは，2．3．1に示した実験シリーズ1と同様の環境庁告示第46号法（JLT46），

NEN7341（Availability　Tes七），Dynamic　Leach　Tes毛（ECWTC）に準じたタンクリーチング試験

（DLT）の3種類の溶出試験に加えて，　pH依存性試験を実施した。　JLT46，　NEN7341，　DLTについ

ては前述した方法に従ったが，DLTにおける溶媒交換時期については無処理土，　SC処理土ともに表

2．8に示すスケジュールに従った。

　pH依存性試験は，重金属の溶解度が高いpH依存性を示すことを背景として，異なるpH条件下で

の溶出量を同定し，溶出量とpHの関連性を把握する試験である。　pH依存性試験は公定試験方法で

はないため様々な試験方法が示されている。例えば，適用するpHの範囲については，実環境中で接

触する溶媒は降雨など酸性のものが多いことから酸性側にのみ調整する場合，もしくはすべてのpH

条件での溶出量を把握するとの考え方からアルカリ側にも調整する場合がある。本研究では，セメン

ト固化による高アルカリ分溶出による影響を考慮してアルカリ側にもpHを調整した。　pHの調整を

表2，8DLTにおける溶媒交換スケジュール（実験シリーズ2）

Interval　duratlon（hours）

Cumulatlve　tlme（days）

2

0．1

5

03

17

1

24

2

24

3

24

4

24

5

336

18

672

47

1032

90
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表2．9BCR逐次抽出法に基づいた抽出操作方法（Mossop　and　Davidson　2003）

Step 1 2 3 4

Fraction
Exchangeable，　wa－

狽?秩@and　acid　soluble
Reducible Oxidisable Residua1

Target　phase

Soluble　species，

モ≠窒b盾獅≠狽?刀C　cation

??モ?≠獅№?@sites

Iron　and

高≠獅№≠獅?唐?

xyhydroxides�

rganic　matter　and　sulphides�

xtractant� OAc（
O・22m。1／の�

H20H・HCl（
O．5molμ，　pH　2）�

202（
垂g　2－3）�

H40Ac（
Pmolμ，　pH　2）�

F／HNO3／HCIO4

rocedure� haking　16　h．� haking　16　h．�
h．（20℃）＋1

?D（85℃）×2�
haking　16　h．�

／S� 0m乏／9� 0m乏／9� 0m乏／9×2� 0m乏／9�

2．10Fδrs七nerらによる逐次溶出試験方法（Fδrstner　and　Calmano　1982）

raction� xchangeable� arbonatic� asily　reducible

aget　phase� xchangeable　ions� arbonates� anganese　oxides

xtractan七�
　　NH40Ac（

Pmol／乏，　P且7）�

　　　NaOAc（

垂g　5　with　HOAc）�

　NH20H・HCI（0．01　molμ）（

垂g　2　with　HNO3（0．01　molμ））

rocedure� h．　shaking� h．　shaking� 2h．　shaking

／S� 0m乏／9� 0m4／9� 0m乏／9

く溶出操作はJLT46に準じたが，溶解度のpH依存性による溶出量への影響を評価する観点から，

解度の影響が顕著に現れるように液固比を．L／5＝5とJLT46と比較して小さい値に設定した。

一方，土壌や底質中での重金属の存在形態を把握する手法として，重金属を吸着形態別に分画する

次抽出試験があり，対象物質によって様々な抽出操作が提案されている（Gleyzes　et　al、2002）。本

究では，セメント固化体中のPbの存在形態を把握するためにBCR逐次抽出法，およびF6rstner

よる逐次溶出法（Fδrs七ner　and　Calmano　1982）の2種類の逐次抽出試験を実施した。

BCR逐次抽出法は，欧州のThe　Community　Bureau　of　Reference（BCR）Programmeのプロジェ

トにより，重金属の逐次抽出法を統一化するために提唱された方法である。現在ではいくっかの改

試験方法が示されており（Mossop　and　Davidson　2003），本研究では表2．9に示す方法に準じて

施した。但し，残留性画分についての抽出，定量は行わなかった。

F6rstnerによる逐次溶出法は対象元素の交換性画分，弱酸可溶性画分，易還元性可溶画分，還元性

溶画分，有機物・硫化物画分，残留性画分を定量する手法として提案されている。本実験シリーズ

は易溶出性Pbの存在量を評価することを目的とし，交換性画分，弱酸可溶性画分，易還元性可溶

分の3画分について定量を行った。F6rstnerによるこれらの3画分の抽出方法を表2．10に示す。

斉種溶出’抽出試験および乾湿繰り返し試験で得られた検液については，pH，電気伝導度（mS／cm），

bおよびCr（VI）の濃度（mg／4）の測定をそれぞれ行った。なお，　Pb，　Cr（VI）の濃度の計測は日本
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工業規格工業廃水試験方法（JISKO102）に準じて実施し，超音波ネブライザーを使用して検液を

導入するICP発光分析（島津製作所（株）製ICPS－8000）を採用した。

2．4　海水環境中における重金属の溶出特性の評価

2．4．1　強度特性の変化

　図2．5に28日密閉養生後，および純水，海水をそれぞれ溶媒としたDLT終了後に測定した各供試

体の一軸圧縮強さを示す。高炉セメント改良土は普通ボルトランドセメント改良土と比較して，一般

的に緩やかな強度発現を示すことから，28日養生のSC固化体はOPC固化体より一軸圧縮強さは小

さくなっている。しかし，純水を使用したDLT終了後（89日水浸後）においては，　SC固化体の一

軸圧縮強さは28日養生後と比較して大幅に増加し，OPC固化体とほぼ同等の値を示した。破砕試料

については，破砕直後（28日養生）は固化体と比較して一軸圧縮強さが低下したが，DLTにおいて

水浸を行うことにより，特にSC破砕試料において強度が大きくなる傾向が確認できる。

　海水を使用したDLT終了後の一軸圧縮強さは，いずれの供試体についても蒸留水を使用した場合

と比較して，おおよそ30％以下の水準に低下した。ただし，SC固化体／破砕試料はOPC固化体／

破砕試料と比較してやや残留強度が大きくなっている。これは，海水によるセメント改良土の劣化の

原因となるセメント中の3CaO・Al20の含有量がSCにおいて比較的少ないこと（岡田1986），お

よびSC改良土の強度発現が緩やかであることが要因として考えられる。

　　1000

奮　8。。

逡璽

ε邑600む

ε葛

鎚40。
モち
§　200
⊃

　　　0
SC　treated　　OPC　trea重ed　　SC　trea給d　　OPC　tre誠ed

sludge　　　　　sludge　　　　　　　s｝udge　　　　　sludge

　　　　　　　　　（c田shed＞　（crushed）

図2．5各種セメント改良土の一軸圧縮強さ

2．4．2　六価クロムの溶出特性

　実験に使用したセメント，汚染泥土，および固化処理土を対象に実施したJLT46，および固化処理

土を対象に実施したNEN7341の試験結果を表2．11に示す。

　Cr（VI）はセメントおよびセメント系固化材からの溶出が懸念されており，セメント，およびセメン
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表2．11環境庁告示第46号法試1験およびNEN7341の試験結果

JLT46

　　0PC
　　SC
　　Contaminated　sludge

　　Sludge　treated　with　OPC

　　S重udge　treated　with　SC

JLT46　with　seawater

　　OPC
　　SC
　　Contamina七ed　sludge

　　Sludge　treated　with　OPC

　　SIudge　trea七ed　with　SC

NEN7341

　　pH　　　　　Zn（mgμ）　　Cr（VI）（mgμ）

　　12．97　　　　　　　　　0．05　　　　　　　　　　0，39

　　12．87　　　　　　　　　　0．03　　　　　　　　　　0．09

　　3．50　　　　　　10．3　　　　　　N．D．

　　10．25　　　　　　α02　　　　　　N．D．

　　10．40　　　　　　0．02　　　　　　N．D．

　　pH　　　　　Zn（mgμ）　　Cr（W）（mgμ）

　　12．20　　　　　　　　　0．08　　　　　　　　　0．23

　　12．50　　　　　　　　　0．08　　　　　　　　　　0．05

　　3．70　　　　　　9．O　　　　　　N．D．

　　9．07　　　　　　α01　　　　　　ND．

　　9．13　　　　　　0。01　　　　　　N．D，

ANC＊（lnol／kg）　ZI1（mg／kg）　Cr（W）（mg／kg）

Sludge七reated　wlth　OPC

SIudge　treated　wlth　SC

175

214

577

705

ND
ND

＊ANC：Acid　neutralization　capaci七y，　N．D．：Not　de七ec七ed

ト系固化材を地盤改良に用いる場合や改良土を再利用する際には，2000年に旧建設省，1日運輸省，農

林水産省などから出された通達「セメント及びセメント系固化材の地盤改良への使用及び改良土の再

利用に関する当面の措置について（2001年に一部変更）」に従って，Cr（VI）の溶出抑制に関する必要

な措置を執ることが求められる。本実験でもOPC，　SCそれぞれからCr（VI）の溶出が確認されてお

り，OPCの方がより高い溶出量を示した。しかしながら，改良土からの溶出はJLT46，　NEN7341，

および後述するDLTのいずれの試験においても検出限界値以上のCr（VI）は確認されなかった。この

ことから，本研究で検討の対象としたOPC，およびSCによるセメント改良土からは，有意なCr（V

I）の溶出は生じないと判断できる。よって，DLTにおいては検液申のCr（VI）濃度の定量を行わな

かった。

2．4．3　亜鉛の溶出特性

汚染土

　純水，および海水をそれぞれ溶媒として汚染土を対象に実施したDLTにおける，各Sもepの浸せき

が終了した時点での溶液のpHの変化を図2．6に示す。なお，試験結果の再現性を示すために，異な

る3つの供試体に対して同条件で行った試験結果を併記している。

　使用した汚染土はpHに対する緩衝作用を示し，特に浸せき時間が長くなるStep　8，9においては，

純水・および海水を使用したケースともに，浸せき終了後の溶液のpHは汚染土のpH（pH＝3．50）

とほぼ同等の値を示した。ただし，浸せき時間が24時間で同じであるS七ep　5～7を比較すると，溶

媒交換を重ねる毎に溶液のpHが高くなっている。このことから，汚染土によるpHの緩衝速度は溶
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10．0
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丑6．o

4．0

2・ V0・

一〇－Dじ『with　distilled　water

－●－DLT　with　seawater

　JLT46　with　distilled　water

　JLT46　with　seawater

101　　　　　102　　　　　103

　Elapsed　time（hours）

104

図2．6汚染泥土を対象としたDLTにおける溶液のpHの変化

0

JLT46 Contamnated　sludge（Dlstll［ed　water）

100　　　　200　　　　300　　　　400

JLT46

500 600　口Step　3

0

Contamnated　sludge（Seawater）

100　　　　200　　　　300　　　　400　　　　500

　　Amount　of　Zn　released（㎎1㎏一soil）

600

口Step　1

翻Step　2

田lStep　4

圓Step　5

囮Step　6

醗Step　7

國Step　8

EヨStep　9

図2．7DETにおける汚染泥土からのZn溶出量

媒の累積接触量の増加に伴い徐々に低下すると考えられる。

　図2．7に汚染土を対象としたDLTにおける各Step毎のZn溶出量を累積値で示す。また，図2．8に

採取した溶液のpHとZn濃度の関係を示す。なお，いずれの図においても比較としてJLT46におけ

る溶出量を併せて示している。図2．7より，Step　9におけるZn溶出量は溶媒の種類を問わずにStep

8における溶出量と比較して大幅に低下していることから，Znの溶出はStep　9においては収束傾向

にあると判断できる。したがって，本実験で採用したDLTにより汚染土からのZn溶出可能量をお

およそ評価できていると考えられる。溶媒の種類によるZn溶出量の変化に着目すると，　JLT46およ

びDLTのいずれにおいても海水を溶媒に用いたケースにおいてわずかに低くなっている。この要因

としては，使用した溶媒の違いによる浸せき終了後の溶液のpHの変化が挙げられる。図2．8に示さ

れるように，Znの溶出濃度はStep　9を除いては浸せき時間，および溶媒の種類を問わずpHの低下

　　　　　　　　　　　　　　　　　ぐととも高くなるpH依存性を示している。しかしながら，海水は弱アルカリ性であることから，純水

を使用した場合と比較して浸せき終了時の溶液のpHがいずれのStepにおいても高い値を示してい

る（図2．6参照）。したがって，Zn溶出濃度のpH依存性を考慮すると，このpHの相違により海水

中における重金属の溶出量が低くなったと考えられる。ただし，pHが同じである場合の純水と海水



30 第2章固化・不溶化処理による重金属汚染土からの溶出の制御とその実験的評価

20

9
串5
ご
製

雲10　　　6）
篶　　　　8°°

亀．。

●Dynamlc　leach　test

　JLT46

3．5　　　　　　4．0　　　　　　4，5

　　　pH　of　solutions

　20

鼠5

長

§，・

奮

§56ゾ
50　9．0 4．0

●Dynamlc　Ieach　test

OJLT46

゜ら・●●●

5．0　　　　　6．0　　　　　7．O

PH　of　solu蔀ons

aO

図2．8汚染泥土からのZn溶出濃度とpHの関係

中の溶出濃度を比較すると，イオン強度の高い海水中における溶出濃度が高い値を示した。

　このことから，イオン強度の高い海水は汚染土に含まれる重金属の溶出を促進する作用はあるもの

の，pHが重金属の溶解性が低い範囲を推移することから，結果的には溶出量が低下するといえる。し

かしながら，仮に汚染土のpHが中性範囲であれば，純水を溶媒とした場合にもpHが重金属の溶解

性が低い範囲を推移すると考えられ，その場合には海水中における溶出量が増加すると推測される。

セメント改良土の溶出特性

　図2．9に固化体，および破砕試料を対象としたDLTにおける溶液のpH変動を示す。全般的にOPC

固化体／破砕試料がSC固化体／破砕試料と比較して若干高いpHを示しているが，溶媒が純水の場

合はpH＝10．5～12．0，海水の場合はpH＝7．5～9．0の範囲で推移している。純水を溶媒とした場合に

おけるpHの上昇は，セメントの水和反応に伴い生成されるCa（OH）2の解離反応によってOH一が溶

脱することによるものである。一方，海水を溶媒とした場合は，海水のpH（pH＝8．5）近傍を推移し

12
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102　　　　　　　103

Elapsed　time（hours）

104

図2．9セメント改良土を対象としたDLTにおける溶液のpEの変化
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　　　　　　　　　図2．10セメント改良土を対象としたDLTにおけるZn累積溶出量

ており，海水は改良土から溶出するアルカリによるpHの上昇を抑制している。　pHの上昇が抑制さ

れた主な理由としては，海水が弱アルカリ性であるため，改良土からのアルカリ分の溶脱量自体が少

なくなること（Webster　and　Loehr　1996），海水に含まれているMgSO4がCa（OH）2の解離反応に

起因するOH一を以下の反応式（2．6）によって低減させることが挙げられる（嘉門ら2004）。

　　　　　　　　Ca（OH）2十MgSO4十⑦H20→CaSO4・2H20十Mg（OH）2↓　　　　　　　（2．6）

　図2．10（a）に蒸留水，および海水を溶媒としたDLTにおけるOPC固化体からのZn溶出量を示

す。図2．7に示した汚染土からの溶出量と比較してZnの溶出量は大幅に低下しており，セメント固

化による重金属の溶出抑制効果は非常に大きい。また，汚染土と同様に海水を溶媒とした場合にZn

溶出量が減少した。この要因としては，蒸留水の場合と比較して溶液のpHがZnの溶解度が最も低

い弱アルカリ領域を推移すること，およびアルカリの溶脱が少ないことから固化体中の水和生成物

Ca（OH）2が比較的安定であることが考えられる。しかし，海水を溶媒とした場合には浸せき時間が
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長いStep　6～7における溶出量の比率が大きくなった。図2．5で示したように海水中ではセメント改

良土の一軸圧縮強さが著しく低下することから，セメント固化による重金属封じ込め効果についても

低下していると推測され，Znの溶出量が収束しなかったと判断できる。一方，蒸留水を溶媒とした

場合には，Step　6でほぼZnの溶出が収束している。

　DLTにおけるSC固化体からのZn溶出量を図2．10（b）に示す。無処理土と比較して溶出量は大幅

に抑制されているものの，OPC固化体と比較すると2倍以上の高い値を示しており，特に浸せき開

始直後のStep　1～3における溶出量がOPC固化体と比較して多くなっている。図2．5に示されるよ

うに，一般的に高炉セメントによる改良土は普通ボルトランドセメントによる改良土と比較して改良

直後の強度発現が小さい。このことから，改良土中の反応生成物等の微視的構造を調査する必要があ

るものの，SC固化体においては重金属の封じ込め効果がDLT開始直後の段階においては比較的小さ

いと考えられる。したがって，浸せき開始直後におけるSC固化体からの溶出量が増加したと推測さ

れる。一方，海水を溶媒とした場合にも，純水を溶媒とした場合と同様に浸せき開始直後の溶出量が

増加している。さらに，Step　6～7の溶出量も多くなっており，結果的には純水を溶媒とした場合と

ほぼ同等の累積溶出量に達している。

　DLTにおけるOPC破砕試料からのZn溶出量を図2．10（c）に示す。溶出挙動の傾向は溶媒の種類

を問わずOPC固化体とほぼ同様であるが，溶出量自体は増加している。したがって，実環境におい

ても固化体が運搬時等において破砕されると，再度締固めを行った場合にも溶出量が増加すると推測

される。

総合評価

　DLT等のタンクリーチング試験における重金属の溶出は拡散現象が支配的要因であることから，一

般的にFickの第2則に基づく拡散溶出モデルによってその溶出量が評価される。固液界面での対象

物質濃度をoと仮定した場合における一次元場でのFickの拡散則に対する解は以下の式（2．7）で与

えることができる（Kosson　et　a1．2002）。

　　　　　　　　　　　　　　　必一2ρθ・α（Dobs，孟　　　π）輿　　　（z7）

ここで・Mt：時間孟における累積溶出量（mg），ρ：試料の密度（kg／m3），5：試料の表面積（m2），

σo：孟＝0における試料中の溶出可能な対象物質濃度（mg／kg），　D°bs：対象物質の見かけの拡散係数

（m2／s），批経過時間（S）である。なお，セメント固化体からの溶出は対象物質の溶脱と拡散移動の

双方が関係する現象であり，室内試験においても純粋な拡散現象ではなく。溶脱と拡散移動を見かけ

上の拡散現象として評価している。したがって，式（2．7）においては見かけの拡散係数D・bsを用い

て定式化を行っている。

　DLTにおける経過時間と泥土からのZn累積溶出量の関係を両対数表示したものを図2．11に示す。

なお，DLTによるZn溶出量をJLT46における溶出量，および含有量と比較するためにZn溶出量は

単位質量の泥土からの溶出量で表している。併せて，式（2．7）に基づいて算出した異なるD・bsに対
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図2．11浸せき時間と泥土からのZn溶出量の関係

するZn溶出量の理論解も示している。ここで，式（2．7）の両辺の対数をとると，

b幽・［2ρθ・砺（準）「＋lbg・
（2．8）

となる。したがって，経過時間孟とZn累積溶出量1レf孟の関係を両対数軸でプロットすると，傾き0．5

の直線になる（Kosson　et　al．2002）。なお，図2．11に示した理論解の導出において，ρ，5について

は室内試験で使用した供試体の平均値，σoは泥土中のZn含有量（800　mg／kg）をそれぞれ用いた。

　図2．11より，Zn溶出が収束している段階（Step　9）を除いては，泥土からのZn溶出量は理論解

とほぼ同じ傾きで増加しており，式（2．7）による溶出量の近似は概ね妥当であると判断できる。溶

出が収束していると考えられるStep　9を除いた実験結果を最小二乗法を用いて式（2．7）に近似させ，

各実験条件におけるD°bsを求めたところ，溶媒が純水の場合にはD°bs；2．4×1r7　cm2／s，海水の

場合にはD°bs＝1．6×10－7　cm2／sとなり，海水を溶媒とした場合にはわずかに低い値を示した。

　DLTにおける普通ボルトランドセメントによる改良土（固化体・破砕試料）からのZn累積溶出

量と経過時間の関係を図2．12に示す。さらに，図2．11と同様に式（2．7）に基づいて算出した異なる

D°bsに対する理論解を併せて示している。

　純水を溶媒とした場合には，Step　4まではほぼ一定の傾きで溶出量が増加しているが，その後は溶

出が収束し，理論解と比較して傾きが著しく小さくなっている。一方，海水を溶媒とした場合には，溶

出が収束する傾向はほとんどみられず，理論解とほぼ同様の傾きで増加している。汚染土の場合と同様

に，溶出が収束しているStepを除いた実験結果から最小二乗法を用いてそれぞれの場合のD°bsを求

めると，溶媒が純水の場合には1）obs＝3．2×10－12　cm2／s（固化体），およびDobs＝1．4×10－11　cm2／s

（破砕試料），海水の場合にはD°bs＝1．2×10－13　cm2／s（固化体），およびD°bs＝8．3×10－13　cm2／s

（破砕試料）であった。このことから，海水中においては1）°bsが1オーダー程度小さくなり，固化体
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図2．12浸せき時間と普通ボルトランドセメント改良土からのZn溶出量の関係

に破砕が生じた場合にはD°bsが5倍前後の値を示すといえる。

　DLTにおける経過時間とSC固化体からのZn溶出量（累積値）の関係，および式（2．7）による

任意のD°bsに対する理論解を図2，13に示す。図2．12の結果と同様に，溶媒が純水の場合はZnの溶

出がStep　5以降は収束しているが，溶媒が海水の場合は溶出が収束する度合いは純水を用いた場合

と比較して小さくなっている。最小二乗法を用いて実験結果からD°bsを推定すると，溶媒が純水の

場合にはD°bs＝1．3×10－10　cm2／s，海水の場合にはP°bs＝1．0×10－11　cm2／sであり，　OPC固化

体と比較してそれぞれ2オーダー高い値を示した。また，純水と海水に対するP°bsの比較では約1

オーダーの相違があるが，最終的な累積溶出量は溶媒の種類によらずほぼ同じ値を示している。

　これらの検討から，DLTにおける重金属汚染土，およびそのセメント改良土からの溶出挙動は式

（2．7）によって試験開始直後は近似することができる。しかし，純水を溶媒として使用した場合には

溶媒交換を繰り返すことによりZn溶出が収束するため，式（2．7）で一意的に評価することはできな

い。したがって，実際の溶出挙動を推定する場合には，水浸状態下での単位質量あたりの最大溶出可

能量を併せて評価する必要があるといえる。

　一方，DLTにおける溶出量と表2．11に示したバッチ溶出試験の結果を比較すると，　NEN7341に

よるOPC処理土からの溶出量（577　mg／kg），およびSC処理土からの溶出量（705　mg／kg）はいず

れもDLTによる最終的な累積溶出量と比較して2オーダー高い値となっている。　NEN7341とDLT

における溶液のpHはほぼ同じ値であるが，　NEN7341では試料を粒径125μm以下に粉砕している

ことから，試料の比表面積が増加し，溶媒と試料との反応が活性化するとともに，セメント固化によ

る物理的な封じ込め効果が低下したためであると考えられる。また，JLT46は試料に10倍量の浸透

水（地下水）が接触した場合における溶出濃度を推定するという位置付けの試験であるが，試験条件

やそれに伴う溶液のpHの相違により，　DLTにおいて約10倍量の溶媒が接触した段階（Step　1）の
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　　　　　　　　　図2．13浸せき時間と高炉セメント改良土からのZn溶出量の関係

溶出量とJLT46の結果は一致しない。しかしながら，処理方法や溶媒の相違による溶出量への影響

に関してはJLT46とDLTの傾向は一致していることから，定性的な指標試験としてはJ］－t46は有

効であるといえる。

2．5　乾湿繰り返し作用に伴う中性化による溶出特性への影響

2．5．1　セメント固化体の溶出基本特性

バッチ溶出試験による評価

　無処理土およびSC処理土を対象として実施したバッチ溶出試験（JLT46，　NEN7341，　pH依存性

試験）の結果を図2．14に示す。J廿丁46，および一般的な環境条件下における最大溶出可能量として定
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図2．14Pb汚染土およびセメント固化体のバッチ溶出試験結果
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図2．15pH依存性試験における酸添加量とPb溶出量の関係

義されるNEN7341によるPb溶出量は，無処理土と比較してSC処理土がいずれも低い値を示して

おり，セメント固化による溶出抑制効果が確認できる。pH依存性試験結果をみると，　Pbは両性金属

であるため，酸性およびアルカリ性領域において溶出量が増加している。SC処理土にっいては，強

アルカリ領域では急激に溶出量が増加する傾向がみられるものの，無処理土と比較してpH＝8～13に

おける溶出量が大幅に低下している。一方，溶液のpHが酸性の場合には無処理土，　SC処理土とも

にほぼ同様の溶出量を示した。しかしながら，図2．15に示すpH依存性試験における酸添加量とPb

溶出量の関係をみると，SC処理土は無処理土と比較して酸緩衝容量が大きいことから，同じ酸添加

量に対するPb溶出量は大幅に低くなっている。従って，酸に対してもセメント固化による重金属の

封じ込め効果は発揮されていると判断できる。

　一方，JLT46によるPb溶出量は，　pH依存性試験で得られた同程度のpHにおけるPb溶出量と

ほぼ同等であった。さらに，溶媒のpHを4，0に維持した状態で試験を実施するNEN7341によるPb

溶出量についても，pH依存性試験におけるpH＝4．0での溶出量とほぼ同等である。このことから，

バッチ溶出試験においては液固比等の試験条件にかかわらず，溶液の平衡時のpHによって無処理土，

およびSC処理土からのPb溶出量は決定されるといえる（嘉門ら2003）。

タンクリーチング試験による評価

　図2．16に無処理土およびSC処理土を対象としたDLTにおける各Stepの浸せき終了時の溶液の

pHを示す。なお，無処理土，　SC処理土ともに3供試体ずつ試験を行っている。無処理土について

は，表2．6に示したように試料土のpHが弱アルカリ性であるため，　pHニ7．0～8．5を推移している。

一方，SC処理土については溶媒交換回数，浸せき時間にもよるがpH＝10．0～11．5のアルカリ性を

示す。これは2．3．1でも示したように，処理土中に含まれるCa（OH）2の解離反応によって溶出する

OH『によるものである。しかし，無処理土，　SC処理土ともに，溶媒への浸せき時間が24時間と同

じであるStep　4～7，および浸せき時間が十分長いStep　8～10においては，溶媒交換を重ねる毎に

pHが低下しており，供試体からのアルカリ溶脱速度は徐々に低下している。
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　図2．17にDLTにおける各Sもeう毎のPb溶出量を累積量で示す。無処理土からのPb累積溶出量は

約13～18mg／kg－soil，　SC処理土からの累積溶出量は約0．2～0．3　mg／kg－soilとなっており，セメン

ト固化によって大幅に溶出量が抑制されていることがわかる。各S七ep毎の溶出量をみると，無処理

土はSもep　8までの比較的試験初期の溶出量が多いが，　SC処理土については，　Step　7までは検出限

界以下の溶出量であり，浸せき時間が長くなるStep　8以降に微量の溶出が確認されている。これは，

2．4．3で示したように，SC処理土からの見かけ上の拡散係数1）°bsは非常に小さいと考えられること

から，溶媒への浸せき時間が短い試験初期においては検出限界以上のPbが溶出しなかったと考えら

れる。

2．5。2　乾湿繰り返しによるセメント固化体の溶出特性への影響

セメント固化体の物理特性への影響

　乾湿繰り返し試験での各サイクルにおける乾燥・湿潤過程終了後の含水比の変化，および剥離率

（初期質量に対する剥離質量の比率）の変化を図2．18に示す。含水比の変化をみると，湿潤過程およ

び乾燥過程終了時の含水比がサイクルを重ねる毎に漸減する傾向を示している。このことから，乾湿
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繰り返しによりセメント固化体中の間隙構造が変化し，水分保持特性が変化しているといえる。一方，

剥離率については徐々に増加するものの最終的な剥離率は0．3％～0．4％の低い水準に留まっている。

　（1）28日密閉養生直後の供試体，（2）28日密閉養生後に乾湿繰り返し試験に供した供試体，（3）28

日密閉養生後に乾湿繰り返し試験の試験期間（24日）と同じ期間にわたり水浸養生させた供試体，の

一軸圧縮強さを図2．19に示す。28日養生直後と24日水浸後の供試体の一軸圧縮強さを比較すると，

固化材として強度発現に比較的時間を要する高炉セメントを使用していることから，24目間水浸後

の圧縮強さが約20％増加している。一方，乾湿繰り返し後の供試体の一軸圧縮強さにっいては，28

目養生供試体との比較で約7％，24日水浸養生供試体との比較で約25％の強度低下がそれぞれみら

れる。しかしながら，強度自体は十分な大きさであり，乾燥体積収縮がみられなかったこと，および

剥離率が低い水準であったことから，本実験で対象としたSC処理土の乾湿繰り返しに対する物理的

な安定性は高いと判断できる。

セメント固化体の化学特性への影響

　乾湿繰り返し試験終了後のSC処理土における供試体内部のpH分布を図2．20に示す。比較とし

て24日間および90日間水浸したSC処理土についても同様に供試体内部のpH分布を示す。水浸さ

せた供試体については，OH一イオンの溶脱により供試体表面のpHが低下しているものの，供試体
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図2．21酸緩衝容量試験における酸添加量の土のpHの関係

内部はp且＝12程度を示している。一方，乾湿繰り返し作用を受けた供試体については，表面部分で

pH＝9．5，内部においてもpH＝10．5程度の値を示しており，乾湿繰り返し作用により顕著に中性化が

進行していることが確認できる。

　乾湿繰り返し試験後のSC処理土を対象に実施した酸緩衝容量試験における，処理土に対する単位

乾燥質量当たりの酸添加量（mol／kg－soil）と土のpHの関係（酸緩衝容量曲線）を図2．21に示す。な

お，比較として28日養生のSC処理土を対象としたpH依存性試験における酸添加量と溶液の平衡時

のpHの関係をプロットしている。乾湿繰り返し試験実施後のSC処理土のpHは0．1mol／kg－soil以下

の少量の酸に対して容易にpH＝8．0程度まで低下する。また，供試体表面は中心部と比較して中性化

が進行していることから，酸緩衝容量は僅かに低い値を示している。しかしながら，0．3mol／kg－soi1

以上の酸添加に対するpHの変化については，乾湿繰り返しの影響はみられず，28目養生処理土の酸

緩衝容量曲線とほぼ一致している。このことから，乾湿繰り返し作用を受けたセメント固化体は，少

量の酸の接触によってもpH＝7～8の中性～弱アルカリ性を呈しやすい特性を示すといえる。



40 第2章固化・不溶化処理による重金属汚染土からの溶出の制御とその実験的評価

重金属の溶出特性・存在形態への影響

　乾湿繰り返し試験後のSC処理土を対象とした酸緩衝容量試験における酸添加量とPb溶出濃度の

関係を図2・22に示す。なお，図2・21と同様に比較としてpH依存性試験における酸添加量とPb溶

出量の関係をプロットしている。供試体の表面，中心部ともにほぼ同様のPb溶出挙動を示しており，

酸添加量が0．5mol／kg－soil，　pHが6．0以下になると急激にPb溶出量が増加する傾向がみられた。こ

れは，比較として示した28日養生のSC処理土のpH依存性試験の結果の傾向と一致するものであ

る。乾湿繰り返し供試体については，少量の酸に対してpH＝7～8の範囲に移行するものの，図2．14

に示されるように中性～弱アルカリ性においてはPbの溶出量が非常に小さいことから，28日養生の

処理土と比較してもPbの溶出量は増加しなかったと考えられる。しかしこのことは，カドミウム，

亜鉛のように中性条件下において溶解度が高い重金属による汚染土においては，乾湿繰り返し作用を

受けた場合，少量の酸添加に対しても溶出量が急激に増加することを示唆している。したがって，こ

れらの重金属による汚染土のセメント固化処理の適用にあたっては，その適用性の判定と処分時の管

理に際して，乾燥，炭酸化による影響を十分留意する必要があるといえる。
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　乾湿繰り返しを受けた処理土（表面，中心部）を対象としたJLT46の結果を図2・23に示す。比較

として，無処理土，および28目養生後のSC処理土の試験結果を併せて示す。処理土の表面部では・

28目養生処理土と比較してPb溶出量が約5倍に増加し，検液のpHもpH＝9．8程度に低下している。

一方，中心付近においては，28日養生処理土と比較してpHは低下するもののPb溶出量は28日養

生処理土と比較して低下する傾向がみられた。

　表面部からの溶出量が増加した原因としては，中性化の進行による影響が考えられるが，同様に申

性化によるpHの低下が確認された供試体中心部からの溶出量は低下していること，および図2．14に

示すSC処理土のpH依存性試験の結果においてpH＝9．8付近では特にPb溶出量が増加していない

ことを考慮すると，pHの低下による影響ではないと判断できる。そのため，　Pb溶出特牲への影響要

因を把握することを目的として，抽出試験により各試料中のPbの存在形態の確認を行った。
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図224BCR逐次抽出試験の結果
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図2．25F6rstnerによる逐次溶出試験の結果

　図2．24にBCR逐次抽出法による各試料からのPb抽出量を示す。抽出試験においては試料を粒径

100μm以下に粉砕するため物理的な封じ込め効果を評価することはできないが，SC処理土からの

抽出量は無処理土と比較してすべての画分において減少している。SC処理土については，　JLT46に

おける傾向と同様に乾湿繰り返し供試体の中心部からのPb抽出量が最も低い値を示した。また，微

量ではあるが乾湿繰り返し供試体の表面部における交換性／可溶性画分の抽出量が増加する傾向がみ

られた。
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　次に，各種溶出試験における溶出量を支配すると考えられる易溶出性の形態で存在するPbを定量

するために，F6rs七nerによる逐次溶出法を用いて，交換態画分，弱酸可溶性画分，易還元性可溶画

分の抽出を行った。ただし，これらの3つの画分の抽出量とBCR逐次抽出法による交換1生／可溶性

画分の抽出量は抽出操作方法が異なることから，完全に一致するものではない。図2．25にF6rstner

による逐次溶出法の結果を示す。無処理土とSC処理土（28日養生）を比較すると，対象とした3画

分の抽出総量はほぼ同一であるが，セメント固化を行うことにより交換態画分が減少し，弱酸可溶性

画分が増加する傾向を示している。これは，溶解性の高い酸化鉛がセメント固化により水酸化鉛等の

比較的溶解性の低い化合物に変化したためであると考えられる。SC処理土については，乾湿繰り返

しの影響が大きい供試体表面では，28目養生処理土，および乾湿繰り返し試料中心部と比較して交

換態画分，および弱酸可溶性画分が増加している。これは，乾湿繰り返し操作によって供試体表面で

は，酸化鉛，炭酸鉛等の比較的溶解度の高い化合物が生成されるためであると考えられ，乾湿繰り返

し作用によるPb溶出量の増加は，これらのPbの存在形態の変化が影響を及ぼしていると推測でき

る。しかしながら，現状では溶出量と存在形態の変化の相関は定性的な評価に過ぎず，今後はデータ

の蓄積により定量的な相関を把握することが重要である。

2．6　本章のまとめ

　本章では，地盤中の重金属の拡散防止対策として一般的に用いられる固化・不溶化技術の機構と溶

出試験を用いた溶出特牲の評価体系について簡潔に述べた。特にセメント固化処理を対象として，そ

の重金属の封じ込め機構が曝露される環境によって受ける影響を考慮し，乾燥・炭酸化による中性化

と水和生成物の分解，および海水との接触時におけるセメント改良土の物理化学特性の変化が重金属

の溶出抑制効果に与える影響について，実験的に検討を行った。得られた結論を以下にまとめる。

1）セメント固化処理による重金属の溶出抑制機構としては，①マトリックスの緻密化による物理

　的封じ込め，②水酸化物イオンの作用による難水溶性塩の生成，③アルミン酸石灰塩系の水

　和生成物による重金属の吸着・固定化，の複合的作用によるものである。したがって，これら

　の機構に影響を及ぼす外的な環境要因である酸の接触や，乾燥・炭酸化，海水との接触等は重

　金属の溶出特性にも大きな影響を与えると考えられる。

2）重金属の溶出特性は，材料の間隙比，比表面積（粒径），水の接触量といった物理的要因と重

　金属の存在形態，溶解度といった化学的要因に支配される。特に，pHの影響に伴う溶解度の変

　化や酸化還元反応による難溶性塩の形成といった化学的要因はオーダーレベルでの溶出量変化

　をもたらすことから，十分な検討が必要となる。

3）海水に浸せきさせた重金属汚染泥土からの溶出量は，純水に浸せきさせた場合と比較して低下

　する。これは，海水の有するpH緩衝作用によって重金属の溶解度の低いpHを示すことによ

　るものである。但し，同じpH条件下では海水中における溶出濃度が高い値を示した。
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4）海水に浸せきさせたセメント固化体からの重金属の溶出量は，純水に浸せきさせた場合と比較

　して普通ボルトランドセメントを用いた場合は低い値を示し，高炉セメントを用いた場合は同

　等の値を示した。海水の侵食によるマトリックス強度の低下にも関わらず重金属の溶出が促進

　されなかった原因としては，海水によるアルカリ緩衝作用によって，固体一水系のpHが重金属

　の溶解度が最も低い範囲の値を示したことが挙げられる。しかしながら，海水に浸せきさせた

　場合は重金属の溶出量が収束しない傾向がみられることから，海水が接触する条件においては，

　長期的に微量の溶出が継続することが懸念される。

5）高炉セメントによる28目養生固化体は，純水，および海水に浸せきさせたいずれの場合にも浸

　せき開始直後の溶出量が普通ボルトランドセメントによる28日養生固化体と比較して高い値を

　示す。この要因としては，高炉セメントによる処理土においては，養生効果の発現速度が普通

　ボルトランドセメントと比較して遅いことが挙げられる。

6）純水，および海水中におけるセメント固化体からの溶出挙動の相違をFickの拡散則を用いて定

　量的に評価を行った結果，海水中における見かけの拡散係数D°bsは純水中の1）°bsと比較して

　約1オーダー低い値を示した。

7）乾湿繰り返し曝露をうけたセメント固化体は，5cm径の供試体の内部まで中性化が進行してい

　ることが確認され，水浸養生供試体と比較してpHが1．5～2程度低い値を示した。さらに，固

　化体の酸緩衝容量も低下する傾向がみられ，少量の酸添加に対してもpHが容易にpH＝7～8の

　中性を示す。

8）乾湿繰り返し曝露を受けたセメント供試体の表面部分からの鉛溶出量は，曝露前と比較して5

　倍程度高い値を示す。一方，供試体中心部（2．5cm深さ）においては中性化の傾向は確認され

　るものの，鉛溶出量は増加しない。このことから，乾燥・炭酸化による重金属の溶出量の増加

　は表面から数cm程度深さのみに限定されるといえ，その原因としては中性化による寄与では

　なく，重金属の存在形態の変化による寄与が高いと推定される。

9）セメント固化体中の鉛の存在形態を連続抽出試験によって調べたところ，セメント固化を行う

　ことにより易溶出性の交換態画分の量が大幅に減少する結果が得られた。一方，乾湿繰り返し

　曝露により，セメント固化体中の交換態画分と弱酸可溶性画分（炭酸塩態）の量が増加する傾

　向がみられた。したがって，乾湿繰り返し曝露による鉛溶出量の増加は，Pbが比較的溶解度の

　高い化合物に変化することによるものであると考えられる。

　固化・不溶化処理を行った重金属汚染土，もしくは廃棄物を地盤中に保管や処分する場合，陸上に

おいてはある程度の乾燥・炭酸化作用は避けられない。乾燥・炭酸化による鉛溶出量の増加は処理土

の表層付近のみで確認されるにとどまったが，湿潤状態，もしくは飽和状態に維持することが重金属

溶出抑制効果の長期的安定性の観点からは望ましいといえる。また，顕著な中性化の進行，および易
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溶出性の重金属量の増加が確認されていることから，カドミウムのように中性条件下で溶出量が増加

する重金属については特に配慮が必要となる。一方，海面処分場への投入といった海水が接触する条

件化においては，海水のアルカリ緩衝能によって重金属の溶解度が低いpHを示すことから，溶出量

の顕著な増加は確認されない。しかしながら，強度の大幅な低下にみられるように，マトリックスの

緻密化等による封じ込め効果は低下していることもあり，重金属の溶出量が収束しない。したがって，

海水が接触する条件では長期的に低濃度の溶出が継続する可能性が指摘される。以上のことから，固

化・不溶化処理を行った重金属汚染土，もしくは廃棄物を地盤中に保管や処分する場合には，適正な

管理を行い，重金属の再溶出を防止することが重要になるといえる。

　今後の課題としては，「室内試験で強制的に負荷させた乾湿繰り返し作用が実際の何年程度の屋外

曝露に相当するのか」，あるいは「タンクリーチング試験等の時間的な溶出挙動を把握するために必

要な評価期間はどの程度であるのか」といった実環境における固化・不溶化効果の長期的な安定性を

評価する上での時間的要因に対して，室内試験の位置付けと意義を明確にする必要がある。実際に長

期屋外曝露試験を実施し，結果を比較することも可能であるが，例えば，屋外で長期間に曝露された

セメント改良土の強度に関するデータは先行研究より得ることができる。したがって，多くの室内試

験データを蓄積することにより，強度の低下と溶出量の増加にある程度の相関を確認することができ

れば，実環境中における溶出挙動の時間変化をおおよそ推定できる可能性が指摘されることから，今

後の検討が重要である。



第3章

固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う環境影響の

評価

3．1　概説

　ゼロエミッションの推進と最終処分場の残余容量の減少を背景として，固体系廃棄物の建設資材，

地盤材料としての有効利用，およびそのための各種技術の開発が進められている（Kamon　and　Non一

七ananandh　1991；Gerdes　and　Wittmann　1994；Hartl6n　1994）。廃棄物材料に含有されている有害

物質は土壌や地下水を汚染する可能性を有していることから（Jones　et　al．1996；Juca　et　al．1998），

廃棄物を原料とする材料，リサイクル再生品を地盤材料として利用するにあたっては，環境や生態系

への影響がないように事前に環境安全性を評価し，必要に応じて適切な対策を実施する必要がある。

　廃棄物材料の環境安全性を評価する際には，一般的に各国において定められている公定溶出試験方

法が適用される。日本において廃棄物を地盤材料として利用する場合には，環境庁告示46号法に基

づく溶出試験を実施し，土壌環境基準を満たす必要がある。しかし，第2章に示したように重金属の

溶出特性はpH，　Ehをはじめとする多くの要因に影響を受けることから単一のバッチ試験ではその評

価が難しい。さらに，廃棄物の有効利用にあたっては，公定溶出試験実施時のような粉体状ではなく，

締固め，固化，粒状化等の処理を実施した成型体として使用される場合が大半である。したがって，

水と廃棄物の接触状態が実条件と公定溶出試験では異なるため，溶出試験結果から実際の溶出量を正

確に推定できない可能性が指摘できる（勝見・乾2003）。

　このような状況を受け，重金属溶出量のpH依存性を考慮したアベイラビリティ試験，廃棄物材料

の成型体を対象としたタンクリーチング試験，および廃棄物層へ水が浸透する状態を想定したカラ

ム溶出試験を溶出量の評価に利用する事例が増加している（酒井ら1996）。例えば，van　der　Sloot

（1996）は廃棄物のアベイラビリティ試験結果を用いた実条件における廃棄物材料からの溶出量の推

定方法を示している。Sanchez　et　al．（2000）はタンクリーチング試験を中心として，いくつかの溶出

試験を複合的に利用した溶出量の評価の考え方を示している。これらの先行研究における手法は，溶

出試験結果に適切な解釈を加えることで実際の長期的な溶出挙動を推定するものであり，廃棄物を地

45
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盤材料として利用した場合の環境影響を評価するにあたっては有効な手段であると考えられる。

　そこで本検討では，有害物質を含有する固体系廃棄物を地盤工学的に有効利用を行う場合の環境影

響を合理的に評価・管理することを目的として，各種溶出試験結果に基づいて実条件での廃棄物材料

の溶出挙動を推定し，有効利用に伴う環境影響の推定とその制御工法の効果を定量的に評価すること

を試みた。具体的には，固化処理を行った一般廃棄物焼却飛灰，および自硬性を有する下水汚泥焼却

灰を対象として，複数のバッチ溶出試験，および長期のカラム溶出試験を実施し，その溶出特性を詳

細に評価した。次に，下水汚泥焼却灰を埋め戻し材として有効利用，および一般廃棄物焼却灰埋立地

盤をを跡地利用する事例をそれぞれ想定し，溶出試験結果に基づいて有害物質の溶出挙動を推定し，

有効利用に伴う環境影響を算定した。さらに，セメント固化，遮水工や緩衝層の設置による環境影響

の抑制効果について定量的な評価を試みた。

3．2　廃棄物の処分・有効利用の現況

　近年，各種焼却灰をはじめとする固体系廃棄物の処理・処分問題の解決が重要な工学的課題となっ

ている。したがって，様々な分野で廃棄物の有効利用が進められているが，建設分野は多量の資材を

使用することから，廃棄物の大量の有効利用が可能な分野として期待されている。このことから，建

設廃棄物の再利用，産業廃棄物の骨材や地盤材料としての有効利用に関する取り組みが，有効利用用

途や利用技術の開発，および法制度，品質管理基準の整備といったハード・ソフトの両面から進めら

れている。廃棄物を地盤材料として有効利用するにあたっては，土壌や地下水の汚染といった地盤環

境に負の影響を及ぼすことがないよう十分に配慮する必要があり，環境影響の評価手法と制御技術に

ついて多くの検討が行われている。以下に，我が国における廃棄物の地盤工学的利用に関わる技術，

法制度等についての現況を述べる。

3．2．1　建設廃棄物

　地盤材料としての適用の可能性が検討されている主要な建設廃棄物，産業廃棄物の発生量と再利用

量を表3．1，それぞれの廃棄物の有害性のランキングおよび有効利用用途毎に実施される処理を表

3．2にそれぞれ示す。

　建設廃棄物の有効利用については，2002年に施行された「建設工事に係る資材の再資源化等に関

する法律（建設リサイクル法）」によって工事受注者による建築物の分別解体，建設廃材等の再資源

化が義務付けられたことを受け，活発な取組みが推進されている。コンクリート塊およびアスファル

ト塊については，破砕処理による路盤材としての利用，プラント処理による再生骨材化等が積極的に

実施されており，再資源化率は95％を超えている。品質管理の面からも，再生骨材を用いたコンク

リートの品質がJIS規格化される方向で検討が行われているなど，有効利用に関わるハード・ソフト

はほぼ整備されているといえる。但し，近年はセメントに含まれる六価クロム等の微量成分の溶出が



第3章固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う環境影響の評価 47

表3．1日本における固体系廃棄物の発生量と再利用量

Type　of　waste Dlscharge（per　year）　　Recycle（per　year）　Year

Construction

翌≠唐狽

Was七e　concrete

vaste　asphalt　concrete

vaste　wood

vaste　coHstruction　slurry

bonstruction　mixture　waste

35million　t

R0million七

Tmillion　t

Wmillion　t

Tmill重on　t

33．6million　t

Q9．4million七

魔S．15milHon　t

R．28millioII　t

n．45million　t

2000

Surplus　soil　from　construction　works ＊＊283．8million　m3 ＊＊＊81．6million　m3 2000

Indus七rial

翌≠唐狽

Sewage

唐?撃р№

Dehydrated　cake

hncinerated　ash，　Slag

1．65million　m3

O．34mill童on　m3

0。98million　m3

O．16million　m3
2001

Municipal　solid　waste　incinera七ed　ash 10．3million　t 2．9million　t 2000

Coal　ash 8．81million　t 7．17million　t 2001

Paper　sludge　incinerated　ash 0．49million　t 0．08million　t 1992

Waste　glass　bottole 1．69million　t 1．41millio且t 2002

Waste　plastic 10．2million　t 5．4million　t 2001

Waste　tire 1．03milhon　t 0，91million七 2000

Steel　slag

Blas七furnace　slag

bonverter　slag

dlectric　arc　furllace　slag

24．5million七

X．89million　t

R．15million　t

24．5milliOH　t

X．81million　t

Q．94million　t

2002

＊Considering　the　volume　reduction　by　treatment，＊＊Volume　of　soil　carried　out　from　construction　sites

＊＊＊Sum　of　soil　reused　in　constrllc七ion　sites　and　recycle－soil　used

指摘されており（高橋2000），コンクリート再生品の利用にあたってはその環境影響に留意する必

要がある。

　一方，建設汚泥，建設混合廃棄物の有効利用率はコンクリート塊，アスファルト塊と比較して低い

水準となっている。さらに，掘削工事等に伴い発生する建設発生土は廃棄物に分類されないものの，

その工事間の有効利用率は2000年現在で29％に留まっている（国土交通省2003）。しかしながら，

従来と比較すると「建設発生土利用技術マニュアル（1997年）」，「建設汚泥リサイクル指針（1999

年）」の策定を通して，建設発生土，建設汚泥の有効利用に必要な社会的なシステム・整備の拡充と

技術開発が進められており，有効利用率は向上してきている（三木2003）。建設発生土は，コーン指

数と日本統一土質分類を指標としてその品質が第1種～第4種に区分されており，それぞれの区分に

対して埋戻し，道路盛土，河川堤防，土地造成といった適用用途基準が定められている。建設汚泥に

ついては，連続壁工法などの泥水を用いる掘削工事から排出されるため，含水量が多く軟弱で取扱い

が困難であることから，流動性材料としての利用，脱水や固化処理による土としての利用，焼成や溶

融処理による粒状材としての利用といった技術開発が数多く行われている（Kamon　et　al．1998；勝

見2000）。建設混合廃棄物は，廃プラスチック，木くず，コンクリートがら，土砂等が混合している

ことから，有効利用率は10％程度の低い水準となっているものの，近年では選別処理による再資源化

施設が都市圏を中心に整備されつつあり，有効利用率は向上しつつある（庄子2000）。
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3．2．2　産業廃棄物

　産業廃棄物の地盤工学的利用，および埋立処分に際しては，分解作用による物理化学特性の経年変

化と有害物質の溶出が大きな問題となる。このことから，物理化学特性の改善や有害物質の溶出を抑

制することを目的として表3．2に示すように分級・粒度調整，乾燥・脱水といった物理的処理，固化・

安定処理，造粒処理といった化学的処理，焼成・焼結，溶融処理等の熱処理が実施される。

　廃棄物の種類毎にみると，鉄鋼スラグ石炭灰は発生量が多いものの有効利用率は高く，有効利用に

関する多くの研究実績および公共事業を中心とした利用実績が残されている（地盤工学会2000）。

鉄鋼スラグは，比較的その物性が安定していることから，路盤材をはじめとする地盤材料，微粉化す

ることによるセメント原料としての利用が積極的に行われている。しかし，蛍石（CaF2）が含まれ

るため，土壌環境基準に新たな規制項目として追加されたフッ素の溶出が懸念されている。石炭灰は

火力発電に伴い発生する産業廃棄物であるが，盛土材，埋立・土地造成，裏込め注入材，軽量盛土材

等への適用が古くから試みられている。近年では，微粉炭ボイラーに替わって流動床燃焼ボイラーが

普及しており，流動床石炭灰の発生量も増加している。流動床石炭灰は石灰含有率が高いために自硬

性を有することから，地盤改良材としての適用が試みられている（Kamon　et　al，2000）。有害物質の

溶出の観点からは，六価クロムやヒ素の溶出が確認される場合があり，セメント固化や洗浄処理によ

る溶出抑制が試みられている（川口ら2003）。

　本検討で取り上げる下水汚泥焼却灰や一般廃棄物焼却灰，さらには製紙汚泥焼却灰といった焼却灰

は原料の中に有害物質を含有しているケースが多いため，有効利用率が比較的低い水準に留まってい

る。焼却処理を経ることから，焼却温度が低い場合を除いては有機系有害物質を含有することは少な

く，重金属の溶出が主な問題となっている。一般廃棄物焼却灰は都市ゴミ等の一般廃棄物を焼却処分

する際に発生する残渣である。一般廃棄物焼却灰は焼却炉の火格子より下に落ちる炉底灰と電気集塵

機やバグフィルターで捕捉される飛灰に分けられるクロム，鉛，銅，亜鉛，カドミウム，水銀といっ

た多くの重金属を含有している場合が多く，特に，水銀などの低融点の有害物質が気化し吸着される

飛灰の有害性が高く，特別管理一般廃棄物に指定されている。そのため，飛灰は重金属の固定化を目

的とした溶融処理，セメント固化，薬剤処理，酸抽出のいずれかの処理を行い，最終処分することが

義務付けられている。一般廃棄物焼却灰の有効利用の形態としては，分級・粒度調整等の物理選別処

理による路盤材等への利用，セメント固化処理による埋戻し材，盛土材への利用，焼成処理によるセ

メント原料としての利用，溶融固化処理による骨材等への利用等が報告されている。特に近年は，一

般廃棄物焼却施設において溶融固化プラントの導入件数が増加していることから，今後は地盤材料と

しての溶融固化物の利用が中心になると考えられる。下水汚泥焼却灰は，焼却の前段の脱水処理過程

で添加される凝集剤の種類により，消石灰および塩化第二鉄を添加する場合に発生する石灰系焼却灰

と有機高分子系凝集剤を添加する場合に発生する高分子系焼却灰に大別される。石灰系焼却灰につい

てはCaOを質量比で20～50％含んでいるため，吸水発熱反応やポゾラン反応などにより土質改良効

果を発揮する。したがって，地盤改良材や埋戻し材として利用する事例が数多く報告されている。一
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方，高分子系焼却灰は自硬陸がほとんどなく，粘土に近い性質を示すため，セメント原料や園芸用培

土等として利用されている。但し，鉛，六価クロム，ヒ素，シアン等が含まれている例が報告されて

おり（地盤工学会2000），地盤材料としての利用にあたっては，溶出特性の評価が要求され観製

紙汚泥焼却灰についても，いくっかの有効利用に関する研究例がみられ，流動化処理による有効利

用（浅田2003），廃棄物処分場のカバーシステムに用いる遮水工材料としての利用（Kamon　et　a1．

2002a）といった成果が報告されている。

　一方，これらの産業廃棄物の地盤材料としての利用に関わる制度化の動きとして，国土交通省（旧

建設省）によって「公共事業における試験施工のための他産業再生資材試験評価マニュアル案」が

1999年にとりまとめられている。その中では，一般廃棄物焼却灰，下水汚泥，石炭灰，ガラス，古

紙，木材，ゴム（廃タイヤ），プラスチックの各種再生資材を対象に，各再生資材の特徴，適用範囲，

利用用途毎の試験評価方法と利用技術が示されている。ただし，本マニュアルは産業廃棄物の工学的

特性や環境安全性などに関するデータの拡充を目的としたものであり，産業廃棄物の利用にあたって

は今後も力学特性や環境安全性に関するデータを蓄積する必要がある。

3．3　実験手法

3．3．1　使用材料

廃棄物材料

　室内試験においては，下水汚泥焼却灰（Sewage　sludge　incinerated　ash，以下SSIAとする。），およ

び一般廃棄物焼却飛灰（Municipal　solid　waste　incinerated且y　ash，以下MSWIFAとする。）を対象廃

棄物として使用した。SSIAは凝集材として石灰を使用している石灰系SSIAである。一方，　MSWIFA

はある焼却施設の電気集塵機に捕捉された異なる時期に採取した2種類（MSWIFA－1，　MSWIFA－2）

を準備した。表3．3にそれぞれの焼却灰の物理化学特性を示す。

固化材

　一般廃棄物焼却飛灰は炉底灰と比較して，有害ガス除去装置などで使用する生石灰や消石灰に起因

するCa，焼却過程において気化する低沸点の重金属類（Hg，　Pb，　Cd，　Zn等）の吸着に起因する重

金属，および塩分の含有量が高く，一般的に有害性が高い。そのため前述のように，一般廃棄物焼却

飛灰は特別管理一般廃棄物に指定されており，重金属の溶出を抑制することを目的とした1）溶融処

理，2）セメント固化，3）薬剤処理，4）酸抽出のいずれかの中間処理を行った上で最終処分をするこ

とが求められる（厚生省1998）。本研究ではこれらの処理方法の中のセメント固化に着目し，固化

処理を行ったMSWIFAに対して各種溶出試験を実施した。

　一般廃棄物焼却灰の固化処理に際しては，焼却灰から溶出するNaCl，　KCIといった溶解性塩の影

響により，セメント固化を実施しても強度発現や耐水性に影響が生じることが予想される。これを受

け，Kamon　e七aL（2000）はセメントおよび固化助材として流動床石炭灰を用いたMSWIFAの固化
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表3．3実験に使用した焼却灰の物理化学特性

項目 MSWIFA－1　MSWIFA－2　　SSIA

Particle　density（9／cm3） 224 2．21 3．01

Optimllm　water　con七eIlt（％）

liximum　dry　density（g／cm3）

一一 一一 58．3

O．93

Par七icle　size　distribution

fravel　frac七ion（％）

rand　fraction（％）

ril愉action（％）

blay　fraction（％）

0．4

W1．3

P8．0

O．2

12

X0．0

W．6

O．2

　0

S3．3

T4．4

Q．2

Main　chemical　compo且ents NaCl，　KCl
@　　　　　　SioCaSO　　　　　4，　　　　　　　　　　2

Sio　　　　CaO　　　2，

@AlO　　　2　3

Heavy　metal　content

img／kg－ash）

Pb：7600

bd：280

Pb：9800

bd：270

Cr：92

pH 7．2 6．1 9．6

Igniti・n　lOSS（％） 6．0 11．3 9．3

表3．4流動床石炭灰の物理化学特性

Partlcle　denslty

　（9／C皿3）

partlcle　slze　dlstrlbu七10n（％）

Sand　　　　Sllt Clay
pH
191Lltlon

lOSS（％）

Leachlng　concentratlon　by　JLT46（mgμ）

Pb Cd z丑 T．Cr

247 121 827 52 126　　206 ND ND ND 044

N．D．：No七detected

処理手法を提案し，強度発現や耐水性の向上に寄与することを示している。そこで本研究でも，流動

床石炭灰を固化助材として用いたセメント固化処理を行ったMSWIFAを対象として溶出試験を実施

し，重金属の溶出抑制効果の評価を行った。固化処理においては，MSWIFAに対する乾燥質量比で

25％の普通ボルトランドセメント，12．5％の流動床石炭灰，33％の水をMSWIFAに添加し，混合し

た。固化処理に使用した流動床石炭灰の物理化学特性を表3．4に示す。

　一方，石灰系のSSIAはCaOの含有量が多いことから，吸水反応やポゾラン反応などにより高い

自硬性を示すことから，加水締固めのみを実施した。

3．3．2　溶出試験

バッチ溶出試験

　SSIAおよびMSWIFA（無処理）を対象として，1）環境庁告示第46号法試験（以下，　JLT46とす

る），2）pH依存性試験3）Availabili七y　Test（NEN7341）（以下，　NEN7341とする）の3種類のバッ

チ溶出試験を実施した。それぞれの試験の操作，試験条件を表3．5に示す。さらに，固化処理による

溶出特性への影響を評価するため，加水締固め（ωニ57％，65％）を行ったSSIA，およびセメントと

流動床石炭灰による固化処理を行ったMSWIFAを対象にJLT46を実施した。　JLT46，　pH依存性試
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表3．5バッチ溶出試験の試験操作

Test　method JLT46 pH　depelldent　test＊ Availability　test（NEN7341）

Leaching　vessel Unspecified 1乏polyethylene　bo七tle 1乏gla8s　beaker

Particle　slze　of　sample く2mm一 ＜2mm一

≦125μm

Sample　mass 509 309 169

Solvent Distilled　water

iadjusting　to　pH　5．8－6．3

b凵@HCI　or　NaOH）

Distilled　water

ia両us七ing　to　target　pH

b凵@HNO3・r　NaOH）

Adding　HNO3　to　deionized　wa－

狽?秩C　and　keeping　the　lst　elutio丑

垂g　7　and　the　2nd　one　pH　4

L／Sratio 10：1 5：1 100：1（50：1×2）

Agitaちion Horiziontal　shaking（200　times／min，　ampli－

狽浮р?F4－5　cm）

S七irrer

Duration 6h．　　　　　　　　　　　　6h． 3h．×2

Filtration 20min．　centrifugal　separatioロat　3，000　rpm

¥〇．45μmmembrane　filter

0．45μmme皿brane丘lter

＊Au七hor，s　commonly　used　method（not　regulatory　test）

験，およびNEN7341に関する試験方法の詳細は第2章に示している。

カラム溶出試験

　カラム溶出試験装置の概略図を図3．1に示す。溶媒には純水に希硝酸を添加することによりpH＝4．0

に調整した溶液を使用した。定水位透水試験の要領でカラム内の供試体中に上向き流れが発生する

ように継続的に一定の水位差を与え，流出水を採取した。採取した流出水はその体積を計測した後，

0。45μm孔径のメンブレンフィルターによりろ過し，各種化学分析を行った。

　カラム溶出試験の供試体は，対象試料をφ51mm×ん100　mmのポリ塩化ビニール（PVC）製のカ

ラム内に締固めて充填することにより作製した。締固め回数は「セメント系固化材による安定処理土

Disti闘ed　water　with　ni乏ric　acid

　　pH＝4．0

　　　　　　　　　　　　　　　　　　Ou胴ow

　　　　　　　　　　　　　　　　嶋
　　　　　　　　　　　　　　5DGS★§　　Omm

　　　　　　　PVC　mold

匹　（φ51mmFilter）匹　：i讐鵬㎜

ln例ow　　　　　　　　　　　　　lnflow　　費Decomposed　granite　soil

a）Column　leaching　test　　b）lnfiltration　test

図3．1カラム溶出試験／カラム浸透試験の装置図
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表3．6カラム溶出試験の対象試料と試験条件

Waste
Sa皿ple
　　　　TreatmentNo

Helght　Dry　densl七y　Hydraullc　　Total　flow

（cm）　　（t／ln3）　　　gradlent（一）　volume（IL／5）

SSIA
SS．1 Compaction

10
0．87

7
295．1

SS－2 （ω＝55％） 0．89 266．8

M1－1 Compaction 1．17 90．1
10 11．5

MSWIFA－1
M1－2 （ω；30％） 1．14 95．3

M1－1S S／Streatme丑t 1．06 97．5
10 11．5

M1－2S （ω＝26％） 1．08 85．7

M2－1
CompactiOR

10 1．12 11．5 117．4

MSWIFA－2
（ω＝30％）

M2－1S S／Streatmen七 0．93 191．5
10 11．5

M2－2S （ω＝26％） 0．97 123．1

の試験方法（セメント協会CAJS　L－01－1990）」に従い，1層目：10回，2層目：20回，3層目：20

回，4層目：40回の締固め回数で4層締固めとした。カラム溶出試験の対象試料，および試験条件を

表3．6に示す。供試体のうち，SSIAの加水締固め供試体，およびMSWIAの固化処理供試体につい

ては，28日間に渡り20℃条件下で密封養生した後に溶出試験に供した。なお，再現性の確認のため

各試料につき2本の供試体を作製し，試験を実施した。

3．3．3　地盤による環境影響物質の吸着試験

使用材料

　廃棄物から溶出した環境影響質の周辺地盤による緩衝作用を評価するために，代表的な地盤材料

である花商岩風化土（まさ土）を対象として吸着試験を行った。使用したまさ土の物理化学特性を表

3．7に示す。

バッチ吸着試験

　まさ土による重金属，およびアルカリの基本的な吸着特性をバッチ吸着試験により把握した。

　重金属についてはPb，　Zn，　Cd，　Crを対象とし，以下の方法で実験を行った風乾状態の粒径2mm

以下のまさ土30g（乾燥質量）と所定の濃度に調整した重金属溶液300　m乏をガラスビーカーに入れ，

マグネティックスターラーを用いて30分間撹絆した。15分静置した後，上澄み液を0．45μm孔径の

メンブレンフィルターで吸引ろ過し，これを検液とした。その後，検液の重金属濃度を測定し，初期

濃度と比較することでまさ土による吸着量を求めた。なお，溶解度のpH依存性による重金属の沈殿

が生じないように，予めHNO3を用いて重金属溶液のpHをpH＝3．0に調整しておいた。

　アルカリについては・風乾状態の粒径2mm以下のまさ土309（乾燥質量）に対して，　pHを6段階

（pH＝12・07，11・53，11・05，10・60，10・07，9．15）に調整したNaOH水溶液を異なる液固比¢／5「＝2．5，
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表3．7まさ土（花由岩風化土）の物理化学特性

Particle　density （9／cm3） 2．68

Optimum　water　content （％） 17．3

Maximum　dry　densi七y （9／cm3） 1．68

Par七icle　size　distribution

Gravel　fraction （％） 14．5

Sa丘d　fraction （％） 80．7

Silt　fraction （％） 3．9

Clay　frac七ion （％） 0．8

pH 6．22

Ignitio且10SS （％） 3．66

JLT46

Pb （mgμ） N．D．

Cd （mgμ） N．D．

Zn （mgμ） N．D．

Cr （皿9μ） N．D．

Cation　exchange　capacity （meq／1009） 3．15

ND．：Not　detected

5，10，20）で加え，マグネティックスターラーで撹搾，懸濁させた。60分静置後に懸濁液のpHを

地盤工学会基準「土のpH試験（JSF　T　211）」に準拠して測定し，初期pHと比較することにより，

まさ土によるアルカリ吸着量を求めた。

カラム浸透試験

　廃棄物層を通過した浸出水が地盤中を浸透した際の地盤による浸出水中の重金属，アルカリの緩衝

特性を把握するため，図3，1b）に示すカラム浸透試験を行った。実験方法，および実験条件を以下に

示す。φ51mmのPVCカラム内に廃棄物試料を所定の高さ（ん＝2．5，5．0，10．O　cm）に締固め充填

した後，その上部に粒径2mm以下のまさ土を最適含水比で5．O　cm高さに締固め充填を行ったもの

を供試体とした。なお，廃棄物，まさ土の締固め充填に際しては，「セメント系固化材による安定処理

土の試験方法（セメント協会CAJS　L－01－1990）」に従った。その際，層厚によって締固め回数を調

整し，与えた締固めエネルギーが等価になるように配慮した。カラム溶出試験と同様に，溶媒には純

水に希硝酸を添加することによりpH＝4。0とした溶液を使用した。作製した供試体に対して，上向

き流れが発生するように継続的に一定の水位差を与え，流出水を採取した。採取した流出水はその体

積を計測した後，0．45μm孔径のメンブレンフィルターによりろ過し，各種化学分析を行った。

3．3．4　化学分析方法

　SSIA，　MSWIFAから溶出すると予想される化学物質は，重金属，有機系有害物質，アルカリ，塩

分，カルシウムなど多岐にわたるが，3．3に示した一連の試験においては，検液のPb（鉛），Cd（カド
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ミウム），Cr（クロム），Zn（亜鉛），Ca（カルシウム），塩分の各濃度，およびpHの測定を行った。

　検液中のPb，　Cd，　Cr，　Zn，　Caの濃度については，日本工業規格工場排水試験方法（JIS　K　O102）

に示されている手法のうちICP発光分光分析法に準じて測定を行った。測定には，（株）島津製作所

製ICP発光分析装置ICPS－4960およびICPS－8000を用いた。

　アルカリの溶出については，検液のpHを適宜測定することによって，アルカリ分の溶出状況の把

握を行った。pHの測定には（株）堀場製作所製pHメーターF－14を用いた。また，塩分濃度は簡

便な測定方法として，電気伝導率から塩分濃度を測定する方式の（株）堀場製作所製Conductivity

me七er　ES－14を用いて測定を行った。

3．4　下水汚泥焼却灰の有効利用に伴う地盤環境への影響

3．4．1　下水汚泥焼却灰の溶出特性

　下水汚泥焼却灰（以下，SSIAとする）を対象に3．3に示す方法に従って実施した溶出試験結果を

示す。なお，一連の溶出試験において有意な溶出が確認された物質がPb（鉛），T－Cr（全クロム），

アルカリであったことから，ここではこれら3種の化学物質に関する試験結果を報告する。

バッチ溶出試験の結果と考察

　表3．8にSSIA（無処理，材令0日）を対象としたJLT46とNEN7341，および初期含水比57％，

65％でそれぞれ加水締固めを行い28日養i生後に破砕した試料（材令28日）を対象としたJLT46の

結果を示す。

　NEN7341試験は最大溶出可能量を把握する試験であるが，　NEN7341試験におけるSSIAからの重

金属溶出量は比較的小さい。酸緩衝容量も10。O　mol／kgと高いことから，酸との接触に対してもpH

は低下しにくく，重金属の溶出による環境汚染ポテンシャルは小さいと判断される。

　JLT46においては，検液のpHは処理方法を問わず高い値を示しているが，材令0日の試料がpH＝12

以上の値を示したのに対し，材例28日のものはpH＝11．0前後の値にとどまった。溶出した総イオン

表3．8SSIAを対象としたバッチ溶出試験の結果

JLT46 Availability　Test

Treatment
pH
　EC＊

imS／cm）

　Pb

imgμ）

　Cr

imgμ）

　　Pb

img／kg）

　　Cr

img／kg）

ANC＊＊

imol／kg）

Without七reatment
12．31

P2．17

3．00

Q．63

0．15

O．15

0．01

O．02
26 12 10．0

ω＝57％ 10．99 1．80 N．D． 0．10
一 ｝ 一

Compaction

i28days　aging） ω＝65％ 11．37 L67 N．D． 0．30
一 一 　

＊EC：Electric　co且ductivity，＊＊ANC：Acid　neutralization　capacity
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量の指標となる電気伝導度についても，材例28日の試料が材例0日のものと比較して低い値を示し

ている。このことから，養生に伴う固化処理効果により，溶脱するイオン量が抑制されるといえる。

Pbの溶出に関しても，材令0日の試料からは0．15　mgμの溶出が確認されたのに対し，材令28目の

試料からは検出限界値以上のPbは溶出しなかった。これは，前述した通り固化処理効果によりPb

溶出が抑制されたこと，およびPbが高アルカリ条件下で溶解度が高くなる両性金属であるため，ア

ルカリ度の高い材令0日の試料において溶出し易くなることが要因であると考えられる。しかしなが

ら，Cr（全クロム）については材令28目の試料が材令0日の試料と比較して10～15倍の高い溶出量

を示した。この結果については，後の議論において考察する。

カラム溶出試験の結果と考察

　SSIAを対象として3．3に示す方法に準じて実施したカラム溶出試験結果を以下に示す。なお，カラ

ム溶出試験とバッチ溶出試験の結果と比較するために，累積通水量L（のをカラム内の対象廃棄物の

乾燥質量3（kg）で正規化した五／5「（〃kg）と単位質量の廃棄物からの化学物質の累積溶出量（mg／kg）

（pHの場合を除く。）の関係を用いてカラム溶出試験結果を表記している。

　図3．2に流下量と流出水のpHの関係を示す。比較としてJLT46¢／3＝10）での溶液のpHを併

せて示す。SSIAに含まれるCaOの水和反応により，カラム試験における流出水は高いアルカリ性を

示し，流下開始直後から〃5＝100程度まではpH＝12，0前後のほぼ一定の値を示した。その後，流

下量の増加と共にpHは漸減するがpH＝11．0を下回ることはなく，高いアルカリ性を維持する。

　図3．3にPbの溶出量，および比較としてJLT46，　NEN7341におけるPb溶出量を示す。カラム溶

出試験においては，継続的ではあるが微量のPbの溶出がおおよそ五／θ＝65に達するまで観察され

た。カラム溶出試験における2本の供試体からの溶出量は，それぞれ4．0（mg／kg），6．1（mg／kg）で

あり，NEN7341における溶出量26（mg／kg）と比較すると大幅に小さい値を示している。これは，流

出水のpHがPbの溶解度が低いpH＝12付近のアルカリ性を示すこと，およびCaOの水和反応によ

る重金属の封じ込め効果により溶出が抑制された結果と考えられる。JLT46における溶出量と比較す
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図32カラム溶出試験におけるSSIAからの化学物質の溶出量：pR



第3章　固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う環境影響の評価

　　103
£

葛

給　102
坐

2（
ち焉

総品01

器
聖ε

董　10°
≡

δ

　　10曹1

　　　1　　　　　　　　　　　　10　　　　　　　100　　　　　　歪000
　　　　　　　　　　　　　LIS（Llkg－ash）

図3，3カラム溶出試験におけるSSIAからの化学物質の溶出量：Pb

　　　　103
　　δ　　　　　　＋C。1。m。　test．1
　　トL　　　　　　　　　　　　　－○－Column｛est－2

　　と給
　　縫1・1

　　超
　　婁10・
　　薯
　　∈≡

　　δ
　　　　1σ1
　　　　　　歪　　　　　　　　10　　　　　　　100　　　　　　1000

　　　　　　　　　　　　　　LIS（Llkg－ash）

図3．4カラム溶出試験におけるSSIAからの化学物質の溶出量：T－Cr

　　　　O．4　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　500

　　　含　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　o

　　　v　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Φ

　　　ロ　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　コ　

　　　ト　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　300　曳
　　　もo．2　　　　　　　　　　　　　　　　勇’

　　　籍　　　　　　　　　…暑
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ロ
　　　芒　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（

　　　§0・1　　　　　　　　　　　　100遷
　　　o　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　「
　　　o　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　）

　　　　0．0　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0
　　　　　　0　　　　　50　　　　100　　　150　　　200　　　250　　　300

　　　　　　　　　　　　　　LIS（Llkg－ash）

　図3．5累積流量とSSIAからのCaおよびT－Crの溶出濃度の関係

57



58 第3章固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う環境影響の評価

ると，28日養生の加水締固め試料からはJLT46においては溶出が確認されず，カラム試験において

のみ溶出が確認された。これは，先述したように封じ込め効果により無処理試料と比較して溶出が低

減されるが，カラム試験においてはpH＝12程度であり，　JLT46におけるpH＝11．0－11．4と比較して

Pbの溶解度が高い条件であったことが影響を及ぼしたと推測される。

　図3．4にT－Crの溶出量，および比較としてJLT46，　NEN7341におけるT－Cr溶出量，　SSIA中の

T－Cr含有量を示す。溶出挙動の特徴として，　T－Cr溶出量は累積流量に依存する傾向がみられ，累積

流量がゐ／5＝60に達するまではT－Crの溶出濃度は比較的低いが，〃θ＝60を超えると急激に溶

出濃度が増加し，最終的に累積流量が五／θ＝200程度に達した時点で収束するという特異な挙動が

確認された。2つの供試体からの累積溶出量はそれぞれ24（mg／kg），28（mg／kg）であり，最大溶出

可能量の把握を目的としたNEN7341における溶出量13（mg／kg）よりも高い値を示した。一般的に，

T－Crの大部分は三価クロムの状態で存在しており，酸1生条件下においても酸化物に化学吸着をして

いるため移動性は低い。しかし，アルカリ条件下になると酸化還元電位によっては一部の三価クロム

が酸化されCrOl『となり，移動性および有害性が高くなる場合がある（Mcbride　1994）。図3．5に累

積流量によるT－CrおよびCaの溶出濃度の変化を示す。　Caの溶出濃度は徐々に低下する傾向がみら

れ，図32に示すpHの変化とCa溶出濃度には相関があることからも，　Caの溶出は主にCa（OH）2

の解離によるものであると考えられる。これらのことから，T－Crの溶出濃度が累積流量に対する依

存性を示した要因としては，

1）アルカリ条件下においてT－CrがCrol一等の水溶性形態に変化したこと

2）Ca（OH）2の溶脱によるSSIA粒子表面の物理化学的変化がT－Cr溶出挙動に影響を与えたこと

が考えられる。厳密に支配的要因を同定するためには流出水の酸化還元電位の測定やSSIA中のT－Cr

の存在形態の把握等が必要であるが，累積流量や水との接触時間といった時間的な要因による溶出量

への影響は，最大溶出可能量を求める方法として位置付けられているNEN7341においても再現でき

ない場合があるといえる。

3．4．2　地盤による有害物質の緩衝作用

バッチ吸着試験の結果

　まさ土を対象として，廃棄物から溶出した化学物質の緩衝作用について3．3．3に示す方法により実

験的検討を行った。はじめに，まさ土による環境影響物質の基本的な吸着特性として，重金属（Pb，

Cd，　Cr，　Zn）とアルカリを対象としたバッチ吸着試験の結果を以下に示す。

　一般的にバッチ吸着試験の結果は平衡時の溶液中の対象化学物質濃度C（mg／のと単位質量当たり

の土への化学物質の吸着量9（mg／9）の関係（吸着等温線）により表記される。吸着等温線はいくつ

かのモデルにより定式化されている。本検討では，重金属の等温吸着線については式（3．1）に示す
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図3．7累積流量によるSSIAからのCaおよびT－Crの溶出濃度の変化

Freundlichによる経験的な吸着等温式を用いて定式化を行った。

q＝んc1／児 （3．1）

ここで，ん，η：定数である。

　図3．6にまさ土のPb，　Cd，　Cr，　Znに対する等温吸着線と，式（3．1）におけるん，ηの値を示す。

まさ土は各重金属に対する吸着能を有しており，各物質の吸着量はFreundlichによる吸着等温式で

ほぼ近似することができた。特に，Pbに対して高い吸着性を示しており，別に実施した実験におい

ても，まさ土は廃棄物材料からの浸出水中に含まれる複数の重金属のうちPbに対して高い選択吸着

性を示すことを確認している（乾1999）。

　一方，まさ土のアルカリ緩衝能については，Kamon　et　a1．（1996）による方法を用いて実験結果

の評価を行った。単位質量のまさ土に対して加えたOH一イオン量QOH－（m61／9）と同じく単位質量

のまさ土によって中和されたOH一イオン量Q合H－（mol／9）の関係を図3．7に示す。ここで，　QOH．，
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Q合H一は以下の通りに算出した。

Q・H－一・・（・H－1生17）・謡
（3．2）

　　　　　　　　　　　　　嘘一Q・一・（・曲17）・絵　　　　（3・3）

ここで，pH：NaOH水溶液の初期pH，％：NaOH水溶液の体積（の，．Mo：まさ土の乾燥質量（g），

pH’：擁絆混合後の懸濁液のpHである。図3．7よりQoH一と（鴻H一はNaOH水溶液の初期pH，ま

さ土と水酸化ナトリウム水溶液の液固比を問わず，一意的な関係を有している。QOH．≦1×10『5

mol／gの範囲ではQOH－＝Q合H一の関係が成立しており，加えたOH一イオンをほぼ全量中和して

いる。しかし，QOH－＞1×10｝5になると加えたOrイオンをほぼ全量は中和せず，その最大中和

（緩衝）量は6．0×10－5mol／gであった。このことから，本実験に使用したまさ土のアルカリ緩衝能

0、は0、＝6．0×10－5mo1／gと推定した。

カラム浸透試験の結果

　図3．8に累積流量と流出水のpHの関係を示す。累積流量が小さい段階では流出水はpH＝5．0－6．0

の低い値を示していることから，廃棄物層から溶出したアルカリはまさ土により中和されているとい

える。pH＝6．0程度を維持した後，徐々にpHは上昇し，最終的には図3．2に示したSSIAからの流出

水のpHと同等の値を示す。カラム浸透試験では，2．5　cm，5cm，10　cmと長さが異なる廃棄物層を

設置しているが，流出水がpH≧8。0となる累積流量はそれぞれ約1900　m4，1700　m4，1800　m乏と

ほぼ同じ値を示した。このことは，廃棄物層の層厚が異なる場合でも廃棄物層を通過した間隙水中の

OH一濃度がほぼ同じであることを示している。また，カラム試験において発揮されたアルカリ緩衝能

を式（3．3），およびカラム試験における累積流量とpHの関係を用いて算出すると約5×10－5　mol／g

であった。バッチ試験で求めた6．O　x　lr5　mol／gと比較すると約85％の値であるが，この理由はカ

ラム試験においては間隙水は有効間隙内のみを流れるなど，バッチ試験とカラム試験の間の試験条件

の相違によるものと考えられる。
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図3．8カラム浸透試験におけるSSIAからの化学物質の溶出量：pH
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図3．10カラム浸透試験におけるSSIAからの化学物質の溶出量：T－Cr

　図3．9に累積流量とPb累積溶出量の関係を示す。3．4．1に示したように，　SSIAからは平均して5

（mg／kg）程度のPbが溶出したが，まさ土層を設置したカラム浸透試験においては有意なPbの溶出

は確認されなかった。図3．6に示した吸着等温線よりまさ土のPb吸着性は比較的高いことから，廃

棄物層から溶出したPbはまさ土にほぼ全量吸着されたと判断できる。

　図3．10に累積流量とT－Cr累積溶出量の関係を示す。3．4．1に示したSSIAからの溶出挙動と比較す

ると，まさ土層を設置することによりT－Cr溶出の開始が遅れており，最終的な累積溶出量も少なく

なっている。T－Crの溶出が始まる時点での累積流量は廃棄物層の層厚にほぼ反比例の関係で小さく

なっており，T－Crの最終的な溶出量は廃棄物層厚と線形関係を示している。このことは，単位質量

当たりのまさ土によるCrの吸着量は試験条件によらずほぼ』定であることを示している。吸着量の

概略値を焼却灰層10cmのカラム試験と焼却灰層2，5　cm＋まさ土層5．O　cmのカラム試験における

Cr累積溶出量の差から計算すると，約4．5　mg／kg－soilであった。

　以上の結果より，廃棄物層から溶出した環境影響物質は地盤の緩衝作用によりその移動が抑制され，

結果的には環境影響が小さくなるといえる。例えば，SSIAから溶出したPbおよびアルカリに対し
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てまさ土は高い吸着性を示し，Crに対しても比較的小さいが吸着性を示すことから，　SSIAを地盤材

料として再利用する場合には緩衝層の設置や周辺地盤の緩衝作用により環境影響を適切に制御するこ

とが可能である。よって次節では本実験結果を用いて地盤の緩衝作用を考慮した環境影響制御の考え

方を示し，その評価結果に基づいて議論を行う。

3．4．3　下水汚泥焼却灰の地盤材料としての有効利用とその環境影響評価

評価方法

　下水汚泥焼却灰の地盤材料としての利用用途には，埋戻し材，基盤材，盛土材，および土と混合し

て固化材として用いる形態などがある。下水汚泥焼却灰を有効利用した際に溶出が懸念される環境影

響物質としては，3．4．1で示した実験結果に基づくと全クロム（以下，T－Cr），Pb，およびアルカリ

が考えられ，降雨が地盤内に浸入し廃棄物層を通過すると，これらの物質が浸出水に含まれる形で溶

出する。一方，3．4．2に示した地盤による化学物質の緩衝作用により，溶出したPb，およびアルカリ

の移動は大幅に低減される。またT－Crに対しても，地盤は一定の緩衝能を有する。

　しかしながら地盤の緩衝能には限界があり，一定量以上の化学物質が浸出水を介して地盤を通過す

ると，化学物質の地盤への吸着が生じずに地盤内を浸透し，地下水等の汚染を引き起こすと考えられ

る。そこで，図3．11に示す条件において下水汚泥焼却灰を加水，締め固めを行うことにより埋戻し

材（基盤）として有効利用した場合を想定し，溶出した化学物質による地盤への環境影響に着目した

パラメトリックスタディ実施した。パラメトリックスタディでは，降雨に伴い地盤中に浸透する単位

面積・時間当たりの水量qバm3／year／m2），基盤材となる下水汚泥焼却灰層の層厚％（m），廃棄物層

底面から地下水面までの距離（緩衝層の層厚）勾（ln）をパラメトリックに変化させ，地下水面深さ

まで環境影響質が浸透するのに要する時間，および累積浸透量を室内試験結果に基づいて算出した。

さらに，その結果に基づいて，下水汚泥焼却灰の再利用時の環境影響の評価，および環境影響の低減

に有効な手法について議論を行った。パラメトリックスタディは以下の仮定に従って行った。

1）図3．11に示す断面中においては，鉛直方向のみに水の流れが発生し，さらに廃棄物層直下の地

　盤のみがアルカリ，およびT－Crに対して緩衝作用を発揮すると仮定することにより，一次元問

　題として扱った。

2）Pbの溶出については，3．4．2に示したまさ土を用いたカラム浸透実験でほぼ全量が吸着された

　こと・さらに・Pbは他の重金属と比較して選択的吸着性が高く（Yong　e七al．1992），地盤の

　陽イオン交換容量から推測できる地盤の最大吸着量が溶出量に比べて十分に大きい点を考慮し，

　検討の対象とはしない。

3）日本の年間降水量は全国平均値1760（mm）＝1．76（m3／m2／year）であることから，　g乞はこれ

　を超えないものとする。
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図3．11下水汚泥焼却灰の地盤材料としての有効利用の想定図

　なお，下水汚泥焼却灰からのアルカリ，およびT－Crの溶出量は室内試験結果に基づいて推定した。

さらに，周辺地盤によるアルカリ，およびT－Crに対する緩衝作用にっいても室内試験結果に基づい

て評価を行った。パラメトリックスタディの具体的な手法，およびその結果を以下に示す。

T－Cr溶出量・アルカリ溶脱量の評価手法

　廃棄物からの溶出を化学反応速度の観点からみると，間隙水が化学平衡に達している場合と間隙水

中の化学物質濃度が累積流量や廃棄物との接触時間等による時間依存挙動を示す場合に分けられる。

化学平衡に達する場合は，間隙水中の化学物質濃度が廃棄物層を間隙水が流下する間に一定に達して

おり，廃棄物層厚の増加や時間の経過に対しても，間隙水中の化学物質濃度はほぼ一定値を示す。一

方，後者の場合は，間隙水中の有害物質の溶出量が時間の経過，廃棄物層の層厚等に影響され，化学

物質濃度が時間的に変化する。

　本検討で対象としているアルカリとT－Crについて考えると，アルカリは3．4．1，3．4．2に示したカ

ラム試験結果において，累積流量の増加に対してもpHがほぼ一定の値を示しており，異なる高さの

廃棄物層からの排出水がほぼ同じpHである。このことから，間隙水中のpH（アルカリイオン濃度）

は化学平衡に達していると考えられる。したがって，パラメトリックスタディにおいても廃棄物層を

通過した問隙水のpHは一定であると仮定し，その値はカラム試験結果からpH＝12．0とした。

　一方，T－Crは3．4．1に示したようにカラム試験における累積流量の増加に伴ってT－Crの溶出量も

増加するという時間依存性を示す。このことから，間隙水は化学平衡に達しておらず，累積流量や廃

棄物層の層厚に溶出量が依存すると考えられる。したがって，パラメトリックスタディにおいては以

下の手法により廃棄物層からのT－Crの溶出量を推定した。

　3．4，1で示したカラム試験においては，100mm高さの供試体を対象として液固比で表した累積流

量〃θ飢。ぬmπ（m3／kg）と単位質量当たりの廃棄物からの溶出量m、（五／5伽。伽mπ）（mg／kg）の関

係が得られている。前述したように，T－Cr溶出量は累積流量に依存すると仮定すると，原位置にお
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けるある累積流量五／5、η∫、e‘d（m3／kg）に対する廃棄物層の高さ100　mm当たりから流出するT－Cr

の累積溶出量m！（」〔ン／5　zγL　jFze‘〔オ）（mg／kg）は以下のように表すことができる。

肌ノ（L／5伽μeZd）＝mc（五／5伽c。施鵬∂　when五／3伽ノ2εid＝L／θ伽co施視雅 （3．4）

　　　　　　　9乞オ
ゐ／3襯ノ2eごd＝
　　　　　　0．1ρdω

（3．5）

ゐ／5伽。ぬm。＝
　　　　　　　ρdω％

（3．6）

ここで，孟：経過時間（year），ρ吻（kg／m3）：下水汚泥焼却灰層の乾燥密度，％：カラム試験における

累積流量（m3），％：カラム体積（m3）である。したがって，層厚％（m）の廃棄物層からのオ（year）

後におけるT－Crの累積溶出量M∫（のは以下の式で推定することができる。

Mノ（孟）＝10×賜×m∫（ゐ／5¢ηノ2ε‘d） （3．7）

アルカリ溶出による環境影響の評価

　アルカリによる環境影響の評価にあたっては，Kamon　et　al，（1996）が示したセメント改良土に起

因するアルカリ溶出への対策に関する評価手法を参考にした。時間孟における単位面積当たりのOH一

イオン累積溶出量MOH－（オ）（mol／m2）は以下の式（3．8）で表すことができる。

M。H．（オ）－10（・H－14・17）・9、オ・103 （3．8）

ここで，pH：廃棄物層を通過した間隙水のpHである。

　図3．11に示す断面において，地下水面深さまでpH≧10．0の浸透水が達するのに要する時間をオ、

（year），廃棄物層と地下水面の間の地盤iの乾燥密度を侮、（kg／m3）とすると，地盤に保持されるアル

カリ量と地盤のアルカリ緩衝能0。（mol／g－soil）の関係から以下の式（3．9）が成立する。

・・×ρ・・鴇・1・3－｛1・（・H　14・17）－1・（1°・°°－14・17）｝・卿1・3

よって，式（3．9）を変型した式（3．10）より，孟、（year）を算出することができる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　oαρd3％
　　　　　　　　　　　　オα＝
　　　　　　　　　　　　　　　｛10（・H－14・17）－10（1°・°°｝14・17）｝q乞

（3．9）

（3．10）

ここで，式（3．9），（3．10）中の地盤のアルカリ緩衝能0。（mol／9－soil）として，3，4．2で示したバッチ試験

により実験的に求めた値0α1＝6．O　x　lr5（mol／9－soil），およびその1／2の値である0。2＝3．0×10－5

（mo1／9－soil）を用いた。なお，0。2を設定したのは，バッチ試験で土の化学物質の吸着能力を求める

場合，地盤中と比較して溶媒と土の接触状態が良好であるため，過大に吸着能力を評価する傾向があ

ることを考慮したためである。まさ土の乾燥密度についてはρd、＝1670（kg／m3）とした。計算にお

いては，％，媒，9客をパラメトリックに変化させ，特にqゴについては，日本の平均降雨量五＝1760
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（mm）の1／10，1／5，および1／3が浸透するとして，その値を設定した。バラメトリックスタディの

結果を図3．12，3．13に示す。

　図3．12は緩衝層として機能する廃棄物層直下から地下水面までの層厚吸とオ、の関係を異なる0、，

g乞についてプロットしたものである。なお，廃棄物層の層厚％による影響にっいては，廃棄物層を

通過した間隙水のpHは％によらずpH＝12．0で一定としたことから，ここでは考慮していない。

図3．12において，g乞の減少，％の増加に伴ってオ、が大きな値を示している。このことから，廃棄物

層への水の浸入を抑制し，緩衝層となる地盤層厚を十分確保することにより，地下水へのアルカリ漏

出を長期間にわたって抑制することができると判断できる。例えば，浸透水量を降水量の1／5に抑え，

鴎として高々0．5mを確保することにより，0。＝6．0×1r5（mol／g－soil）の場合，約20年に渡りア

ルカリの漏出を防止することが可能となる。

　図3・13に，9信＝ゐ／3の場合における周辺地盤のアルカリ緩衝能0．，および層厚異の変化によるア

ルカリ漏出に要する時間オ、への影響を示す。図3．13中には参考として，まさ土，粘性土，関東ロー

ムのアルカリ緩衝能のおおよその範囲を併せて示している。例えば，周辺地盤がアルカリ緩衝能が高



66 第3章固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う環境影響の評価

い粘性土層である場合には，高々0。2m程度の層厚があれば，計算上は50年以上に渡りアルカリの

浸透が抑制される。このことから，下水汚泥焼却灰の有効利用において懸念されるアルカリの地盤内

への浸透は，比較的アルカリ緩衝能の高い粘性土等による緩衝層を20cm程度のわずかな層厚で設

けることにより防止することが可能である。

T－Cr溶出による環境影響の評価

　アルカリの浸透を対象とした評価と同様に，T－Crの累積溶出量と地盤に吸着されるT－Cr量の関

係を考慮すると，式（3．7）で求められる．Mノ（オ）が以下の式（3．11）に示すように緩衝量を超過した場

合，地下水面深さまでT－Crが浸透すると考えられる。

M∫（オ）≧σc×ρd8×（Z必 （3．11）

ここでσ、：地盤のT－Cr吸着能（mg／kg－soi1）であり，3．4．2で示したカラム試験結果に基づいて，

0、；4．5（mg／kg－soil）とした。計算では廃棄物層の層厚％，廃棄物層から地下水面の間の地盤の層

厚鵯，地盤に侵入する水量9zをパラメトリックに変化させ，地下水面までT－Crが浸透するのに要す

る時間，および地下水面深さにおけるT－Crの累積浸透量を算出した。

　図3．14に賜＝1（m）の廃棄物層を設けた場合における地下水面深さまでT－Crが浸透するのに要

する時間を，異なる媒（0．5～3，0m），g，（五／10，五／5，　L／3）に対して算出した結果を示す。　q乞の

減少，および鴎の増加につれ，溶出したT－Crが地下水面深さまで到達するのに時間を要している。

これは，3．4．1で示したように累積浸透水量が少ない段階では下水汚泥焼却灰からのT－Crの溶出量は

比較的少ないことに起因している。例えば，地盤への浸透水量を覆土の設置などによりq乞＝五／10程

度まで低減させると，廃棄物層から地下水面までの距離が1m程度であっても50年以上に渡って，

T－Crは地下水面深さまで浸透しない。

　図3．15に，層厚1mのSSIA層を設けた場合における地下水面深さに浸透するT－Crの累積量の時

間変化を示す。g乞を低減させることにより，プロットラインの傾きが小さくなっており，時間当たり
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図3．15地下水面以深に浸透するT－Crの累積量

の溶出量が小さくなっている。時間当たりの溶出量，すなわち溶出フラックスを低減させることは周

辺環境への負荷が小さくなることを意味している。このことから，覆土層の設置，および廃棄物層を

適切に締め固め，周辺地盤との相対的な透水量を低下させる等の手法によって廃棄物層を通過する水

量を制御することは，環境影響を低減する上で非常に有効であるといえる。このパラメトリックスタ

ディでは単位面積当たりのT－Cr累積浸透量を算出して議論を行っているが，実際には地盤中の廃棄

物層の面積によってT－Crの総浸透量が決定される。したがって，環境へのトータルの負荷，および

地下水中でのT－Cr濃度を議論する際には廃棄物層の面積の影響を考慮することが重要である。

3．5　一般廃棄物焼却灰の適正処分と地盤環境への影響

3．5．1バッチ溶出試験によるMSWIFAの溶出特性の評価

重金属溶出のpH依存性

　MSWIFA－1，およびMSWIFA－2を対象としたJLT46，およびpH依存性試験における溶液のpH

と重金属（Pb，　Cd，　C均Zn）の溶出量の関係を図3．16，図3．17にそれぞれ示す。さらに比較として

NEN7341，および底質調査法による重金属の含有量（Pb，　Cd）を併せて示す。なお，重金属の溶出

量は，単位質量当たりのMSWIFAから溶出した重金属量（mg／kg）で表記している。

　図3．16（a），図3．17（a）にPbについての試験結果を示す。　Pbの溶出量は高いpH依存性を示して

おり，pH≦7，　pH≧12の範囲においては非常にPb溶出量が高く，9≦pH≦12の範囲においては最

小値を示す。これは，Pbが酸性およびアルカリ性条件下において溶解度が高くなる両性金属であり，

pH＝10付近では主にPb（OH）2の沈殿を生成することから，溶出量が小さくなったと考えられる。一

方，NEN7341による溶出量は，含有量と比較してMSWIFA－1，　MSWIFA－2ともに約13～14％の割

合であった。pH依存性試験における最大溶出量もNEN7341による溶出量とほぼ同じ値を示しおり，

最大溶出量はおおよそこの水準であると判断できる。このことから，MSWIFAに含有されているPb
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図3．16バッチ溶出試験における溶液のpHと溶出量の関係：（a）Pb，（b）Cd，（c）Cr，（d）Zn（MSWIFA－1）

の大部分は難溶出性であり，NEN7341およびpH依存性試験において溶出すると考えられる酸可溶

性画分のPb存在量は少ないといえる。

　図3．16（b），図3．17（b）にCdについての結果を示す。　Cdの溶出量も高いpH依存性を示している

が，Pbとは異なるモードの溶出挙動であり，　pH≦8以下の酸性～中性条件下において非常に高い溶

出量を示し，アルカリ条件下においてはpHが高い値を示すほど溶出量が小さくなっている。一方，

NEN7341による最大溶出量は含有量の約80％であり，　Pbの場合と比較すると含有量の大部分が酸

可溶性であるといえる。

　図3．16（c），図3．17（c）にCrについての結果を示す。　Crは他の重金属と比較して溶出量が少ない

が，pH≦4の範囲の酸性条件下においてのみ溶出量が増加する傾向がみられた。但し，固化処理を

行ったMSWIFAからは無処理のMSWIFAよりJLT46おいて1オーダー高い溶出量を示した。これ

は，固化材として添加した普通ボルトランドセメント，流動床石炭灰を対象に実施したJLT46にお

いて，それぞれ1，59mg／4，0，44　mg／4の溶出が確認されたことから，固化材の添加がCrの溶出に影

響したと判断できる。

　図3．16（d），図3．17（d）にZnについての結果を示す。　Znの溶出量はPbとほぼ同様のモードのpH

依存性を示し，PE≦8，　pH≧12の範囲においては非常に溶出量が高くなっている。

　図3．16，図3．17に示したPb，　Cd，　Cr，　Znの溶出に関するpH依存性は，既往の研究（The　Inter．
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図3，17バッチ溶出試験における溶液のpHと溶出量の関係：（a）Pb，（b）Cd，（c）Cr，（d）Zn（MSWIFA－2）

nationl　Ash　Working　Group　1997）におけるMSWIAからの溶出挙動の集計データと同じ傾向を示

している。また，pH依存性試験におけるpH≒4．0の酸性条件下での溶出量はNEN7341によって得

られる最大溶出可能量量とほぼ同じ値を示している。NEN7341は試料を非常に細かく粉砕した状態

（≦125μm）で試験を行っているにも関わらず，pHを変化させるだけでほぼ同じ溶出量が得られる

ことから，MSWIFAからの重金属の溶出量はpHによる影響が卓越すると判断できる。

セメント固化による環境質の溶出抑制

　表3．9，表3．10にMSWIFA－1，　MSWIFA－2を対象としたJLT46，およびNEN7341の結果を示す。

　MSWIFA－1は比較的アルカリ度が高く，　JLT46における検液のpHはpH＝10．7を示している。し

かし，固化処理試料においてはアルカリの溶出量はさらに多くなっており，検液のpHはpH＝12．3

程度を示している。一方，固化処理試料を対象とした検液の電気伝導度は，無処理試料と比較して

20％程度低下していることから，溶出した化学物質総量は低減されていると判断でき，固化処理によ

る封じ込め効果が確認できる。しかしながら，Pb，　Zn，　Crの溶出量は固化処理により増加する傾向

がみられた。Crについては前述したように，固化材として添加したセメントや流動床石炭灰から溶

出すると考えられるが，Pb，　Znについては重金属溶出のpH依存性による影響であると考えられる。

つまり，Pb，　Znは図3．16，図3，17で示したように強アルカリ条件下において溶出量が多くなること

から，固化処理による封じ込め効果はあるものの，溶解度が高い条件になることから結果的に溶出量
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表3．9MSWIFAを対象としたJLT46の結果

Sa皿ple Treatment
　　　EC＊　　　Pb　　　Cd　　　Cr　　　Z且
pH
　　　（mS／cm）　（mg／の　（mgμ）　（mgμ）　（mg／の

10．78 32．0 0．23 0．02 0．02 0．02

No　treatment
10．73 32．1 0．22 0．01 0．02 0．01

MSWIFA－1
12．33 25．6 0．48 0．02 0．15 0．12

S／Streatment
12．23 25．0 0．30 0．03 0．15 0．09

7．42 35．0 1．77 13．5 N．D．＊＊ 94．2

No　treatment
7．46 35．2 1．57 13．5 N．D．＊＊ 1072

MSWIFA－2
11．53 302 0．08 0．03 0．13 0．15

S／Strea七ment
11．58 29．9 0．08 0．03 0．12 0．15

＊E．C．：Electric　conductivity，＊＊N．D．：Not　detected

表3．10MSWIFAを対象としたNEN7341の結果

Sample 　　　　　　　ANC＊　　　Pb　　　　Cd　　　　Cr　　　　ZnTreatment
　　　　　　（mo1／kg）　（mg／kg）　（mg／kg）　（mg／kg）　（mg／kg）

MSWIFA－1
No　treatment 4．04 950 230 13 28000

S／Streatment 5．64 1100 130 13 8400

No　treatment 3．58 1400 220 12 18000
MSWIFA－2

S／Streatment 5．82 2200 140 13 15000

＊ANC：Acid　neutralization　capacity

が増加したと考えられる。

　MSWIFA－2はMSWIFA－1と比較してJLT46における検液のpHはpH＝7．4程度とほぼ中性であり，

アルカリの溶出はみられない。但し，固化処理試料を対象としたJLT46における検液はpH＝11．5程

度であり，セメント固化に起因するアルカリの溶出が確認される。電気伝導度については，MSWIFA．1

の場合と同様に無処理試料と比較して15％程度低い値を示しており，固化処理による封じ込め効果が

みられる。重金属の溶出量については，固化材からの溶出に起因するCr以外のPb，　Cd，　Znについ

ては大幅に低下する傾向がみられた。これは，固化処理による封じ込め効果に加えて，溶出したアル

カリによりPb，　Cd，　Znといった重金属にとって溶解度が非常に小さいpHの範囲に検液のpHが移

行したためであると考えられる。

　一方，NEN7341試験の結果からMSWIFAの固化処理効果をみると，　MSWIFA－1，　MSWIFA．2と

もに固化処理試料は無処理試料と比較して酸緩衝容量が1・4～1・6倍高い値を示しており，pHを一定

値に保つために固化処理試料はより多くの酸を添加する必要がある。しかしながら，固化処理試料か

らのCdとZnの溶出量は低下しており，酸性条件下においても固化処理による封じ込め効果が発揮

されていると判断される。しかしながら，PbとCrについては溶出量の低下はみられず，特にPbに

ついては溶出量が増加している。すべての重金属に対して安定した封じ込め効果が得られなかった理

由としては，MSWIFAに含まれる多量の塩分により重金属の封じ込め効果が不十分であること，お
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よびNEN7341試験中の固化処理試料に対する酸添加量が無処理試料と比較して多いことが考えられ

る。前者についてはTashiro　et　al．（1979）が示しているように，固化処理に伴う反応生成物の形成

が塩分が存在する場合には阻害されることから，重金属の封じ込め効果が低下すると考えられる。後

者については，図3．16（a），図3．17（a）にみられるようにPbはpH≒4．0付近でもpHの変化により

溶出量が変化しており，pH≒4．0の条件下においてもPbの溶脱現象が進行していると判断でき，酸

添加の増加が溶出量に影響を与えたと考えられる。一方，Cd，　ZnについてはpH≒4．0の条件下に

おいては溶出量は一定であり，溶脱現象は生じていないと考えられることから，酸添加による継続的

な溶出が生じなかったと推測できる。

　以上の試験結果より，MSWIFAに対して固化処理を実施することにより，固化処理による封じ込

め効果，およびアルカリの溶出によりPb，　Cd，　Znといった重金属にとって溶解度が非常に小さい

pHに移行する作用により重金属の溶出量は低減するといえる。しかし，　Pb，　Znといった両性金属

については，重金属溶解度のpH依存性の影響により溶出量が微量ではあるが増加する場合がみられ

る。溶出濃度を環境基準値と比較して議論すると，「金属などを含む産業廃棄物に係る判定基準」につ

いては無処理試料においては大幅に超過しているが，固化処理を行うことによりこの基準に適合させ

ることが可能となる。しかしながら，「土壌の汚染に係る環境基準」については超過する場合があるこ

とから一般的な地盤材料として扱うことはできないといえる。

3．5．2カラム溶出試験によるMSWIFAの溶出特性の評価

　MSWIFAを対象として3．3に示す方法に準じて実施したカラム溶出試験結果を以下に示す。なお，

SSIAの場合と同様に，累積通水量五（4）をカラム内の対象廃棄物の乾燥質量3（kg）で正規化した

五／3（4／kg）と単位質量の廃棄物からの化学物質の累積溶出量（mg／kg）（pHの場合を除く。）の関係

を用いてカラム溶出試験結果を表記している。

　図3．18にMSWIFA－2の無処理試料，固化処理試料における累積流下量と流出水のpHの関係を示
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図3・18カラム溶出試験におけるMSWIFA－2からの化学物質の溶出量：pH
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図3．20カラム溶出試験におけるMSWIFA－2からの化学物質の溶出量：Pb

す。無処理試料にっいては，累積流量が五／5＝20付近まではpH＝8．0～8．5の範囲で推移している

が，その後は流出水のpHが徐々に上昇し，　pH＝11．0程度を示す。一方，固化処理試料については，

固化処理に伴うアルカリの溶出の影響により流下直後はpH＝10．3程度であるものの，累積流量の増

加に伴い徐々にpHが上昇し，ゐ／5＝20において最大値を示し，　pH＝12程度となった。　JLT46とカ

ラム溶出試験結果（JLT46と同じ五／5「＝10でのpH）を比較すると，無処理試料についてはJLT46

が大幅に低い値を示し，固化処理試料はほぼ同じ値を示した。このことから，バッチ溶出試験とカラ

ム溶出試験では同体積の水の接触に対するアルカリの溶出量は必ずしも一致しないといえる。

　図3．19に累積流量とMSWIFA－2の無処理試料，固化処理試料からの流出水の塩分濃度の関係を示

す。無処理，固化処理試料双方において，流下開始直後からL／5「＝3～4の流出水中に高濃度の塩

分が溶出しており，特に無処理試料ではその傾向が強い。電気伝導度の測定結果も同様の傾向を示し

たことから，MSWIFAからの流下直後の浸出水には高濃度で電解質が存在し，環境影響ポテンシャ

ルも高いといえる。全体的な傾向としては，固化処理試料から溶出する塩分濃度は無処理試料と比較

して低い値を示しており，固化処理による溶出抑制効果が確認できる。
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図3．21カラム溶出試験におけるMSWIFA－2からの化学物質の溶出量：Cd

MSWIFA－2の無処理試料，固化処理試料からのPbの累積溶出量を図3．20に示す。　NaClと同様

に，試験開始直後に高濃度でPbが溶出し，その後は微量の溶出が確認されるのみであった。3，5．1

で示したPb溶出のpH依存性を考慮すると，試験開始直後の流出水のpHがカラム溶出試験におけ

る溶出量に大きな影響を及ぼすと考えられる。無処理試料からのカラム溶出試験開始直後の流出水

（0≦五／5≦5．0）のpHと累積Pb溶出量はpH＝8．0～9．0，約10　mg／kgであり，固化処理試料

については，pH＝10．5～11．0，約1mg／kgであった。一方，図3．17（a）に示したpH依存性試験

（ゐ／3＝5）における検液のpHとMSWIFA－2からのPb溶出量をみると，　pH＝8．0～9．0では約10

mg／kg，　pH＝10．5～11．0付近では約1mg／kgであり，カラム溶出試験開始直後の流出水のpHと

累積Pb溶出量の関係とほぼ一致していることがわかる。一方，　JLT46¢／5＝10）におけるPb溶

出量とカラム溶出試験における五／3＝10までの累積Pb溶出量を比較するとほぼ同じ値を示した。

　MSWIFA－2の無処理試料，固化処理試料からの累積Cd溶出量を図3．21に示す。　Pbとほぼ同様の

溶出傾向を示しており，カラム溶出試験開始直後の流出水のpHとCd溶出量の関係とpH依存性試

験結果との一致性もPbの場合とほぼ同様である。ただし，無処理試料にっいてはJLT46における

溶出量がカラム溶出試験におけるゐ／θニ10までの累積Cd溶出量と比較して1オーダー高い値を示

している。JLT46における検液はpH＝7．4程度であり，カラム溶出試験のpH＝8．0～9．0と比較し
　　　　　　　ヤ
てその差は顕著なものではない。しかし，図3，17（b）をみるとCdの溶出量はpH≦8においては102

（mg／kg）オーダーであるが，　pH＞8では急激に減少して101（mg／kg）オーダーである。このことか

ら，このpHの相違が溶出量に影響を及ぼしたと推測される。

　固化処理による重金属溶出特性への影響をみると，MSWIFA－2からのPbおよびCdの溶出量は固

化処理によりいずれも1オーダー程度低減されている。この要因としては，3．5．1においても示した

ように固化処理による封じ込め効果，および固化処理に伴うアルカリ溶出により流出水のpHがCd，

Pbの溶解度が小さい範囲に移行したためであると考えられる。

　NEN7341による溶出量と比較すると，カラム溶出試験において累積流量がNEN7341と同じ液固

比（L／3＝100）に達した時点でのPb，およびCdの累積溶出量はNEN7341による溶出量よりも



74 第3章固体系廃棄物の地盤工学的利用に伴う環境影響の評価

14

器12

毒10
叢

8
器

主

α

も．1

＋Column　tes吐（untreated）
→一一Column　test（stabllized）

　　JLT－46（untreated）
　　JLT－46（stabilized）

1　　　　　　　　10

LIS（L／kg－ash）

100

図3．22カラム溶出試験におけるMSWIFA－1からの化学物質の溶出量：pH

大幅に小さい。例えば，無処理試料からのPb溶出量はNEN7341試験の約2％，固化処理試料から

の溶出量は約0．4％であった。カラム溶出試験においてもpH＝4．0に調整した溶媒を流下させている

が，MSWIFAに対するH＋イオンの供給量という観点で考えると，累積流量が五／3＝100の時点で

もH＋イオンの累積供給量は高々0．1mol／kg－ashであり，表3．10に示したMSWIFAの酸緩衝容量

と比較してもごく僅かであり，流出水のpHもpH＝11付近のアルカリ性を示している。このことか

ら，一般的に廃棄物に対して長期間に渡り酸性水が接触した場合には重金属の溶出が懸念されるが，

MSWIFAについては酸緩衝容量が非常に大きいことから，急激に溶出量が増加することはないと判

断できる。

　図3．22にMSWIFA－1の無処理試料，固化処理試料における累積流下量と流出水のpHの関係を

示す。無処理試料については，累積流量がゐ／5「＝30付近まではpH＝9～10の範囲で推移してい

るが，その後は流出水のpHが急激に上昇し，　pH＝11．0程度を示す。一方，固化処理試料について

は，固化処理に伴うアルカリの溶出の影響により流下直後から累積流量が五／5「＝60に達するまで

はpH＝11．5～12．5で推移しているものの，累積流量の増加に伴い徐々にアルカリ溶出量が低下し，

pH＝11程度に収束している。

　MSWIFA－1の無処理試料，固化処理試料からの累積Pb溶出量を図3．23に示す。無処理試料につ

いては，MSWIFA－2と同様に試験開始直後の流出水中に大部分のPbが溶出し，その後の溶出濃度

は非常に低い値を示している。一方，固化処理試料においては，試験開始直後の溶出は抑制されてい

るものの・その後は継続的なPbの溶出が生じ，試験終了時の累積溶出量は無処理試料より大幅に多

くなった。固化処理試料からの溶出量が増加したメカニズムは以下のように考えられる。無処理試料

については・試験開始直後に易可溶性のPbが溶出した後は流出水のpHはpH＝9～11とPbの溶

解度が非常に低い範囲であるため，継続的な溶出が生じなかったと考えられる。一方，固化処理試料

については・表3・10で示したように固化処理によるPbの固定化が十分でなかったことから，一部の

Pbは溶出可能な状態で固化処理試料中に存在していると考えられる。よって，固化処理に伴うアル

カリの溶出により間隙水のpHがPbの溶解度が高い範囲の値を示した場合，継続的な水との接触に
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図3．24カラム溶出試験における流出水のpHとMSWIFA－1からのPb溶出濃度の関係

より少しずつPbが間隙水中に溶解したと考えられる。図3．24にMSWIFA－1の無処理試料，固化処

　　　　　　ノ理試料からの流出水のpHとPb濃度の関係を示すが，流出水のpHがpH≦12の場合，流下直後の

高濃度の溶出を除いては溶出濃度が非常に低い。一方，pH＞12の場合には，比較的高濃度のPbが

溶出している。固化処理試料からの流出水がpH≦12であるMSWIFA－2においては，固化処理によ

りPbの溶出が抑制されていることを考慮すると，　MSWIFAの固化処理の適用性の検討や配合設計

においてはpHの制御が不可欠であり，　pH＞12の条件下ではPbの再溶出が懸念されるといえる。

　MSWIFA－1の無処理試料，固化処理試料からの累積Cd溶出量を図3．25に示す。　CdはPbと異な

り，表3．10で示したように固化処理による固定化効果が比較的高いこと，および強アルカリ条件下

においても溶解度が低いことから，固化処理により溶出が抑制されている。無処理試料については，

JLT46による溶出量と比較してカラム溶出試験におけるL／θ＝10までの累積Cd溶出量が1オー

ダー程度大きな値を示している。この要因としても，Cd溶出量のpH依存性が挙げられる。表3．9に

示したようにJLT46における検液のpHはpH＝10・7であり，カラム溶出試験におけるL／5＝10ま

での流出水のpHはpH＝9前後であった。これらのpHに対する溶出量の変化を図3．16（a）で確認
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図3．26カラム溶出試験におけるMSWIFA－1からの化学物質の溶出量：Cr

するとpH＝10．7に対しては10－1mg／kgオーダーの溶出量であるが，　pH＝9に対しては100　mg／kg

オーダーの溶出量となっている。また，実際のカラム溶出試験におけるL／5＝10までの累積Cd溶

出量も100mg／kgオーダーとなっており，試験方法による検液のpHの相違が溶出量に影響を及ぼし

たと考えられる。このことから，JLT46において有害性が低いと判断される場合にも，間隙水のpH

によっては実際の溶出量が大幅に多くなる可能性が指摘できる。また，pHの相違による溶出量の変

化はpH依存性試験結果からおおよそ推定可能であり，　pH依存性試験は有用であるといえる。

　MSWIFA－1の無処理試料，固化処理試料からの累積Cr溶出量を図3．26に示す。カラム溶出試験

においてもバッチ溶出試験と同様に固化処理試料からは固化材の化学組成が原因と考えられる比較的

高濃度のCrが溶出し，溶出量は無処理試料と比較して1オHダー高い値を示した。一方，無処理試

料についてはPbやCdといった他の重金属とは異なり，試験開始直後に高い濃度で溶出する傾向は

みられず・継続的に低濃度で溶出する挙動を示した。MSWIFA－2においても同様の挙動が確認され

ており，Crの溶出メカニズムについてはさらなる検討が必要である。
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3．5．3MSIWIFAからの環境影響質の溶出特性

3．5．1，3．5．2に示したMSWIFAの溶出挙動に関する実験結果およびその考察を以下にとりまとめる。

1）MSWIFAからのPb，　Cd，　Cr，　Znの溶出量は溶液のpHに対する強い依存性を示す。　pH依存

　性のパターンは重金属によって異なるが，PbおよびZnについては酸性～中性，および強アル

　カリ条件下，Cdについては酸性～中性条件下，　Crについては酸性条件下において溶出量が非

　常に大きくなる傾向を示した。

2）MSWIFA層に水を流下させた場合，流下開始直後から流量が五／5＝3程度に達するまでの流

　出水中に高濃度の電解質，塩分が溶出する傾向がみられた。Pb，およびCdについても水が流

　下した直後に高濃度で溶出し，その後は累積流量が増加しても溶出量は非常に少なかった。し

　たがって，カラム溶出試験における溶出量は，重金属の溶出量のpH依存性の影響を受け，流

　下開始直後の流出水のpHによって決定される。また，その溶出量はpH依存性試験における

　当該pHに対する溶出量と同等であった。

3）カラム溶出試験における累積流量が五／θ＝10までの流出水のpHとJLT46における検液のpH

　は，同じ液固比ではあるが試験方法の相違により，無処理試料では異なる値を示した。重金属

　の溶出量はpH依存性が強いことから，カラム溶出試験における溶出量とJLT46における溶出

　量は一致しない場合がある。特に，CdにっいてはpHの変化に対する溶出量の変化が大きいこ

　とから，この傾向が強くみられた。

4）MSWIFAは酸緩衝容量が大きいことから，カラム溶出試験においてpH＝4．0の溶媒を累積流量

　が重／3＝100に達するまで流下させた場合にも流出水はアルカリ性を示す。したがって，カラ

　ム溶出試験における重金属溶出量はアベイラビリティ試験で求めた最大溶出可能量を比較して

　大幅に小さい。この結果より，一般的に懸念される廃棄物が環境中において長期間に渡り酸性

　水に暴露された場合の多量の重金属の溶出については，その可能性は非常に低いといえる。

5）流動床石炭灰を固化助材として用いたセメント固化を実施することにより，MSWIFAからの化

　学物質の溶出量を低減させることができた。重金属の溶出量についても「金属などを含む産業

　廃棄物に係る判定基準」に適合する水準にまで低減させることが可能となった。このメカニズ

　ムとしては，セメント固化による封じ込め効果，およびセメント固化に伴うアルカリの溶出に

　より重金属の溶解度が低い範囲に検液のpHが移行したことが挙げられる。

6）セメント固化処理を行うことにより，カラム溶出試験の流下開始直後における高濃度のPb，　Cd

　の溶出を低減することができ，最終的な溶出量も低い値を示した。但し，セメント固化に伴う

　アルカリ溶出により間隙水中のpHがPbの溶解度が高い範囲（pH≧12）となった場合には継

　続的に間隙水中にPbが溶解し，最終的なPb溶出量も無処理試料より多くなった。このことか
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ら，MSWIFAに対する固化処理の適用性の検討や配合設計においてはpHの制御が不可欠であ

り，pH＞12の条件下ではPbの再溶出が発生しうる。

7）Crの溶出挙動はPb，　Cdとは異なり，流下開始直後に高い濃度で溶出する挙動はみられず，継

　続的に低い濃度で溶出する傾向を示した。Crの溶出挙動に影響を与える要因は同定できなかっ

　たことから，溶出メカニズムの検討が必要である。また，固化処理を行ったMSWIFAからは

　バッチ溶出試験，およびカラム溶出試験の双方においてCrの溶出量が増加した。これは，固化

　材として添加した普通ボルトランドセメント，流動床石炭灰から溶出したものと考えられる。

3．5．4　埋立処分した一般廃棄物焼却灰による環境影響の評価

概要

　本研究で対象としたMSWIFAは有害物質の含有量が高いものの，固化処理を実施することにより

重金属の溶出量を「金属などを含む産業廃棄物に係る判定基準」に適合するレベルに低減することが

できる。このことから，MSWIFAの地盤工学的利用の可能性としては埋立処分を行い，その跡地を

利用する形態が考えられる。処分場内に埋め立てた廃棄物層に降雨が浸透すると，処分場遮水工とし

て機能している不透水性地層やライナー上に浸出水が保有水として貯留される。一般的に保有水は

集水管を通して継続的に回収され，水処理を行った後に放流される。しかしながら，廃棄物層内の保

有水の挙動が現状では十分に把握されておらず，集水管の設計手法も確立されていないことから，処

分場の中には保有水が適正に排水されず，保有水が貯留されている処分場も数多くみられる。この場

合，底部遮水層内に動水勾配が発生し，鉛直方向への水の流れが生じることから，環境影響質が処分

場外へ流出し，周辺地盤・地下水が汚染されるリスクが発生する。

　そこで本検討では，実際に供用されている埋立処分場における埋立処分状況，地盤調査結果，処分

場内の保有水位の測定結果を利用して，埋め立てたMSWIFAに起因する有害物質の地下水中での濃

度c。を3．5．2に示したカラム溶出試験結果から推定するケーススタディを実施した。ケーススタディ

においては，廃棄物の埋立処分に伴う環境影響評価の考え方を示すとともに，低透水性の遮水層の設

置，固化処理の実施等による環境影響の低減効果についての定量的な評価を試みた。

Mass且uxに基づく環境影響評価

　廃棄物の有効利用，処分に関わる環境影響評価においては，土壌環境基準，地下水環境基準が有害

物質の濃度で規定されていることから，一般的に溶出濃度を用いて評価される。しかしながら，有害

物質による環境リスクを決定するのは有害物質の輸送媒体となる地下水中の有害物質濃度であること

から，溶出濃度ではなく地下水への有害物質の時間当たりの流入量（Mass且ux）を評価することが

望ましい。このことから，Fluxに基づいた溶出挙動や地盤汚染の評価が既往の研究でも行われてい

る（Fallman　and　Hartl6n　1996；Shackelfbrd　and　Glade　1997；Soga　et　al．2003）。図3．27にMass

nuxに基づく環境影響評価の概念図を示す（Kamon　and　Katsumi　1999；Kamon　et　al．2001）。本検
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図3．27Mass　Ruxに基づく環境影響評価の概念図

討においては・処分場内に存在する保有水の有害物質濃度CO（mg／の，および保有水の水位んZ（m）

に基づいて有害物質溶出フラックス」（の（mg／m2・s）を算出した。さらに，その算出結果に基づいて

帯水層における有害物質濃度c、を求め，廃棄物の埋立処分に起因する地盤環境への影響を議論した。

評価方法一設定ケースー

　ケーススタディで対象とした廃棄物埋立処分場の鉛直断面図を図3．28に示す。なお，この処分場

は1998年に示された「一般廃棄物の最終処分場及び産業廃棄物の最終処分場に係わる技術上の基準

を定める命令」の施行以前に建設されたものであり，基準に明記された構造規定に準ずる処分場では
　　　　■
ない。ケーススタディにおいては以下の仮定と条件に基づいて，図3．29a）に示す簡略化した断面を

対象に検討を行った。

1）実際には処分場に隣接して河川が流れており，その水位（0．P．＋8．Om程度）は第一透水層の地

　下水位（0．P＋4．Om程度）より高くなっている。そのため，帯水層内には常に水平方向の地下

　水流が存在している。その流速”。は現地調査結果に基づき，り、＝1．0×10－4cm／sとした。

2）廃棄物層の透水係数はカラム溶出試験結果より，砺＝1×10－4cm／sとし，乾燥密度はρω＝

　1．Ot／m3と仮定した。

1 　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（Unit．　m）
　　　　　　　　　　　　一一＼」，

w㈱鋤ザ伽幽騨3騒Sa瞬㎏轟獺廟

　魯濃無

　ゲ触　1
鋤蝕，

Gr◎uodwater【evel
凹rs重aquifer（uncon行ned｝

癬織・画ey

Second　aquifbr（o◎n獅ned｝

図3．28対象とした廃棄物埋立処分場の概略断面図
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b）透水一次元モデル

3）第1帯水層は不圧状態，第2帯水層は被圧状態になっていることから，第1帯水層から第2帯

　水層への鉛直方向への水の流れはないとした。

4）図3．27に示すように，c、の算出においては帯水層における1次元的な地下水流のみを考慮して

　いるが，地下水による有害物質の希釈効果を考えた場合には安全側の評価になると判断できる。

5）対象領域は単位奥行き長さとし，処分場における廃棄物の埋立深さをHωm，埋立面積．4を

　㌦×1m2とした。

6）廃棄物層と帯水層の間には沖積粘土層が存在し，遮水工として機能している。ケーススタディ

　においては，現地調査結果に基づき，層厚Lを2mとした。また透水係数についても圧密透水

　試験結果に基づき，んc＝1．0×10－6cm／sとした。

7）処分場内の保有水の水位んiにっいては，原位置試験結果において平均的にん♂＝5m（0．P．＋12

　m）であることが確認されている。

　一方，廃棄物埋立による環境影響を推定するためには，現場における廃棄物からの有害物質の溶出

挙動を室内試験結果に基づいて定量的に評価する必要がある。しかし，既往の研究において現場での

溶出挙動を推定し，その妥当性を評価した事例は非常に少ない。但し，Kosson　et　a1．（2002）は原位

置での溶出挙動は廃棄物と浸透水の接触条件によって異なるとし，水の接触条件による溶出量の評価

の考え方を示している。これによると，廃棄物層の透水性が比較的高く浸透水が廃棄物層内を通過す

る場合には，浸透水中に有害物質が溶解し，流下することにより周辺環境に移動するが，このような

溶出挙動を浸透卓越モード（Percolation－controlled）と定義している。一方，廃棄物層の透水性が低

い場合，および廃棄物層が低透水性材料で被覆されているおり浸透水との接触は主に廃棄物層の表

面に限られる場合には，有害物質は拡散により周辺環境へ移動するが，このような溶出挙動は質量輸

送卓越モード（Mass　transfer－conもrolled）と定義している。さらに，それぞれのモードに対して室内
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試験結果に基づく現場での溶出量の推定方法も提案している。浸透卓越モードの場合は，①カラム

溶出試験，シリアルバッチ試験等の室内試験で得られる溶媒の累積接触量に対する有害物質の溶出量

の関係が現場においても成立するとして，廃棄物の質量，浸透量に基づいて溶出量を推定する方法，

②重金属の溶出量はpHに対する依存性が高いことから，現場で想定されるpHに対する対象重金属

の溶解度もしくはpH依存性試験結果で得られた溶出量に浸透量を乗じることで，溶出量を推定す

る方法，が適用される。一方，質量輸送卓越モードの場合は，第2章に示したように，タンクリーチ

ング試験等の拡散溶出試験により対象物質の有効拡散係数を求め，Fickの拡散則に基づいたモデル

化を行うことにより，溶出量を推定する場合が多い。

　本ケーススタディの条件を考えると，処分場内の保有水の水位が高いことからも明らかなように，

廃棄物層を通過した浸透水は，底部の沖積粘土層により場外への流出が抑制され，保有水として長

期に渡り処分場内に貯留される。したがって，保有水中に存在する重金属の溶解度は保有水のpHに

よって制限され，その濃度が決定されると考えられる。この考え方に基づいて保有水中の重金属濃度

　　　　　つ
Co（mg／のを以下の手法で推定した。

　はじめに，保有水のpHについてはカラム溶出試験における流出水のpHと同じ値を示すとした。

この根拠は，高さが異なるMSWIFA供試体を対象としたカラム溶出試験において，流出水中のOH一

濃度がほぼ一定であったことから（乾1999），間隙水中では流下距離に依らずpHに関しては平衡

状態に達していると推測されるためである。次に保有水中の重金属濃度Coは，①推定した保有水の

pHから図3．16，図3．17に示すpH依存性試験結果に基づいて推定した値，②3．5．2で示したカラム

溶出試験の流下開始直後においてpHによって溶出量が制限されている段階での溶出量，に基づいて

推定した。この手法に基づいたcoの推定例として，　MSWIFA－1から溶出するCdについての推定手

順を以下に示す。

1）図3．22より，MSWIFA－1を埋め立てた処分場における保有水のpHは，無処理試料の場合は

　pHニ9．0，固化処理試料の場合はpH＝12，0と推定できる。

2）図3．16（b）から，保有水の推定pHに対するCdの溶解度は10　mg／kg（無処理），0．2　mg／kg

　（固化処理）と判断できる。なお，pH依存性試験の液固比は五／5＝5，0（6／kg）であることか

　ら，これらの溶解度を濃度で表すとそれぞれ2mg／4，0．04　mg／4となる。

3）一方，カラム試験開始直後のpHによって溶出量が制限されていると推定される段階（ゐ／θ＝1．0）

　での溶出量は，図3．25から約2mg／kg（無処理），約0．05　mg／kg（固化処理）であった。こ

　れを濃度に換算すると，それぞれ2mg／4，0．05　mgμであり，　pH依存性試験結果から推定し

　た値とほぼ一致する。よって，MSWIFA－1から溶出するCdのcoを，無処理の場合は2mgμ

　（無処理試料），固化処理を行った場合は0．04mg／4（固化処理試料）とそれぞれ決定した。

　ただし，MSWIFAからの重金属の溶出量には上限があることから，保有水の有害物質濃度は図3．30

に示すようにある程度の時間が経過すると初期濃度Coから低下しはじめ，最終的には0に達する，も
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図3．30保有水中の有害物質濃度の時問変化の概念図

しくは漸近すると考えられる。環境影響評価においてもこのことを考慮する必要があるが，保有水濃

度の変化を定量的に評価することは難しい。したがって，本検討では溶出量の上限値を簡便に評価す

るために，溶出濃度はCoは一定であるとし，累積溶出量がカラム溶出試験から推定される廃棄物層

からの最大溶出量M㎜α臼，（mg／m2）に到達する時間丁100を算出した。このTlooは有害物質の溶出が

終了する時間を示すものではないが，溶出濃度が低下を始める時間の指標となると考え，環境影響評

価に適用した。

評価方法一計算方法一

　有害物質の溶出Fluxの計算においては，図3．29　b）に示した単純化した透水一次元モデルを用い，

沖積粘土層内の浸出水の流れは一次元飽和定常流として，保有水，および有害物質の処分場外への漏

出量を求めた。ここで，第1帯水層の地下水面が沖積粘土層の直下にあることから毛管上昇により沖

積粘土層直下もほぼ飽和していると考え，沖積粘土層下部の水位は透水モデル中に示す位置に設定し

た。したがって，沖積粘土層内の浸出水の鉛直方向の流速”，（m／s）は，沖積粘土層の層厚をゐ（m）

とすると式（3．12）で与えることができる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ん‘十五
　　　　　　　　　　　　　　　　　　”3＝んc×　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（3．12）

　次に，時間孟（s）における沖積粘土層下部での有害物質のフラックス」（オ）（mg／m2・s）は，前述

の方法に基づいて推定した処分場内の保有水中の有害物質濃度Co（mg／m3）を用いて，式（3．13）～

（3．15）で与えられる（Shackelford　1990；勝見ら1999）。

　　　　　　　　藷一α一［2識］＋歳一（1孟矧　　（3・13）

　　　u5オ

距＝亙 （3ユ4）

　　　”5五
P乙＝万一 （3。15）
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表3．11ケーススタディにおける各パラメータの設定値

Case Case－1 Case．2 Case．3 Case－4 Case－5

Waste MSWIFA－1 MSWIFA－2
　MSWIFA－2

iS／Streatment）

　MSWIFA－2

iS／Streatment）

　MSWIFA－2
iS／Strea七men七）

Heavy　metal Cd Pb Pb Pb Pb

C。　（mg／の
　　2．0

O．04（S／S）

　　5．0

O，3（S／S）
0．3 0．3 0．3

んc　（cm／S） 1．0×1r6 1．0×1r6
1．0×1r6

P．0×1r7
1．0×10－6 1．0×1r6

R　　（一） 2 2 2．5 2 2

L　　（m） 2．0 2．0 2．0 2．0 2．0

んz　（m） 5．0 5．0 5．0 5．0 0．5，2．5，5．0

Ww　（m） 100 100 100 50，100，300 100

Note：π＝0．65，　D＝2．0×1『6　cm／s2，　H切＝10皿，　uα＝1．O　x　1『4　cm／s，　Hα＝9．O　m

ここで，π：粘土層の間隙率（一），R：粘土層における有害物質の遅延係数（一），D：拡散係数（m2／s）

である。式（3．14）に示す職はTime　Factorと呼ばれ，粘土層による有害物質の吸着の影響を示し，

吸着能が高ければ距が小さくなる。式（3。15）に示す琉はPeclet　numberと呼ばれ，移流と拡散の

寄与分担を示しており，拡散の寄与が大きいと琉は小さくなる。

　一方，第1帯水層内の地下水高さを∬、（m），水平方向の平均流速をり、（m／s）とすると，第1帯水

層における単位奥行き当たりの水平方向流量Q、（m3／m・s）は以下の式で算出される。

Qα＝Hα×”α （3．16）

よって，廃棄物処分場の埋立幅を脇（m）とすると，図3．27に示すように地下水流れによる有害物質

の希釈効果を考慮した第1帯水層における有害物質濃度cα（の（mg／m3）は式（3．17）で与えられる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1
　　　　　　　　　　　　　c。（オ）＝」（舌）×臨×　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（3．17）
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　u、・凧。＋Q。

　以上の手法に基づいて推定したcαを用いて，廃棄物の埋立処分，および跡地利用に伴う環境影響

を評価した。ケーススタディでは廃棄物処分場内の保有水の水位ん‘，沖積粘土層（遮水工）の層厚

ゐ，透水係数砺などをパラメトリックに変化させ，Cα，　ZOOの値への影響について議論を行った。表

3，11に各Caseの設定条件と使用したパラメータを示す。

結果とその考察

　MSIFAの固化処理による環境影響の抑制効果を検証するために，　MSWIFA－1から溶出するCd，お

よびMSWIFA－2から溶出するPbの第1帯水層中の濃度c、（オ）の時間変化を無処理試料，および固化

処理試料それぞれについて算出した（Case－1，　Case－2）。

　MSWIFA－1の無処理試料，および固化処理試料から溶出するCdを対象としたcα（の，　Tlooの算出

結果を図3．31に示す。固化処理によりCdの溶出は効果的に抑制できることから，固化処理試料に
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図3，32Mass伽xに基づく環境影響評価の結果一Case－2一

対するc。㈲は地下水環境基準（0．01mg／のを下回る値を示している。一方，無処理試料にっいて

は，沖積粘土層による保有水浸透の抑制効果，および地下水流れによる希釈効果によりc、はCo（2．O

mg／のと比較して低い値を示すものの，地下水環境基準と比較して大幅に高い値を示す結果となっ

た。一方，Tl　ooにっいては，無処理試料が19．7年であるのに対し，固化処理試料は272年となり，指

標ではあるものの固化処理試料の方が長期間に渡って溶出が継続すると推測される。これは図3．25の

カラム溶出試験結果に示されるように，無処理試料からは浸透流量が少ない段階で大部分のCdが溶

出し，固化処理試料からは継続的に微量のCdが溶出する挙動を反映するものである。

　MSWIFA－2の無処理試料，および固化処理試料から溶出するPbを対象とした算出結果を図3．32

に示す。Case－1と同様に，固化処理によるPb溶出抑制効果によりc、㈲は無処理試料と比較して低い

値を示す。しかしながら，地下水環境基準値（0。01mg／のと比較すると，固化処理を行った場合にお

いてもcαωは基準値よりも高い値を示している。このことは，固化処理を行うことによりMSWIFA

からのPb溶出量は埋立処分基準を満たす水準にまで低減できた（3．5．1参照）にも関わらず，本ケー
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図334Mass且uxに基づく環境影響評価の結果一Case－4一

ススタディで想定した埋立処分方法では環境基準を超過する地下水汚染が発生する可能性を示唆する

ものである。したがって，環境影響を効率的に抑制できる処分方法を検討するために，遮水工の機能

向上（Case－3），埋立処分面積の縮小（Case－4），保有水水位の低下（Case－5）といった要因がc、（の

に与える影響について評価を行った。

　MSWIFA－2の固化処理試料から溶出するPbを対象として，遮水工として機能している沖積粘土層の

透水係数編および遅延係数Rをそれぞれ，1B。＝1．0×1r6　cm／s，　R＝2，2B。ニ1．0×10－7　cm／s，

Rニ2，3）κ，＝1，0×1r7　cm／s，　R＝5と変化させた場合のc。（孟），処ooの算出結果を図3。33に

示す。秘＝1，0×10一7cm／sの場合はcα（のの値が大幅に低下し，　Pbの地下水環境基準値であ

る0．01mg／6よりも小さい値を示した。さらに，地下水中に有害物質が到達する時間についても，

秘＝1．0×10－6cm／sの場合は約3年であるが，んc＝1．0×10一7　cm／sの場合はRの値によってそ

れぞれ約20年（R＝2），約50年（R＝5）となり，有害物質の漏出は大幅に抑制される。このこ

とから，特にPbのように粘性土に対する吸着が期待できる有害物質については，遮水工による有害
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図3．35Mass　Huxに基づく環境影響評価の結果一Case－5一

物質の漏出抑制効果が非常に大きいと判断できる。

　MSWIFA－2の固化処理試料から溶出するPbを対象として，埋立処分幅臨を50　m，100　m，300

mと変化させた場合のc。（オ），およびTlooの算出結果を図3．34に示す。埋立処分面積を縮小すること

により保有水の帯水層への流入総量が小さくなることから，cα㈲も低下する傾向を示した。これは，

埋立廃棄物の有害性が同等であっても埋立処分面積の大きさによって地下水に対する環境負荷が変化

することを示しており，大規模な埋立処分場においては留意が必要であるといえる。

　MSWIFA－2の固化処理試料から溶出するPbを対象として，処分場内部の保有水の水位ん1を0．5

m，2。5m，5．O　mと変化させた場合のc。（オ），およびTlooの算出結果を図3，35に示す。保有水の水位

低下に伴い粘土層を通過する浸透流速が小さくなるため，c。（のも低下する。よって，保有水の積極

的な集水による水位低下を行うことにより，環境影響を効率的に低減することができるといえる。

　以上の検討結果より，MSWIFAに対してセメント固化を実施し重金属の溶出量を低減させること

は，埋立処分に伴う周辺環境への影響を効果的に抑制するための有効な手段であると判断できる。但

し，場合によっては環境基準値を超過する地下水汚染の可能性が指摘されるが，遮水工の機能向上，

埋立処分規模の縮小，保有水の水位低下によって環境影響を低減することが可能となることが示され

た。特に，遮水工の機能強化は他の手法と比較しても地下水中の有害物質濃度を大幅に低減させるこ

とが可能であることから，その有用性は非常に高いといえる。

3．6　溶出試験を用いた現場における溶出量評価手法の提案

　廃棄物の地盤工学的有効利用における環境影響の評価にあたっては，各種溶出試験結果に対して工

学的評価を行い，現場における溶出量を定量化することが求められる。

　本節では，これまでに述べた廃棄物からの溶出挙動に関するケーススタディの手法と成果を，溶出

試験結果に基づく現場での溶出量の評価という観点から検討することによって，現場における溶出量
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の評価手法を提案するとともに，今後の課題を述べる。

　先述したように，Kosson　et　al．（2002）は原位置での溶出挙動は廃棄物と浸透水の接触条件によっ

て異なるとして，浸透卓越モード（Percolation－controlled）と質量輸送卓越モード（Mass　transfer－

controlled）という2つのモードを定義し，室内試験結果に基づく現場での溶出濃度の推定方法をそ

れぞれのモードに対して提案している。しかしながら，重金属の溶出による環境リスクを評価するた

めには，曝露媒体（地下水）中の化学物質濃度を推定する必要があることを考慮すると，溶出フラッ

クスによる評価が適切であるといえる。現場における溶出フラックスの推定においては，従来の溶出

試験の解釈において用いられてきた，ゐ／3で表した水の接触量と単位質量当たりの溶出量の関係だけ

ではなく，時間的な要因にも着目する必要がある。そこで，溶出フラックスを評価する観点から以下

のような溶出量の評価手法を提案する。

溶出モードの推定

　廃棄物材料の利用条件と透水性，周辺地盤の透水性を考慮した浸透流解析を実施し，廃棄物材料か

らの溶出モードを明らかにする。溶出モードはKosson　et　a1．（2002）による評価を参照すると以下の

通りに分類できる。

1）質量輸送卓越モード：地盤への浸透量が多いが，廃棄物層の透水性が周辺地盤と比較して低い，

　もしくは廃棄物層を覆土等でカバーする場合には，廃棄物層に浸透する水量は非常に少なく，廃

　棄物層周辺に浸透流が発生する。このようなケースでは，拡散支配による溶出が卓越する。

2）浸透卓越モード：廃棄物層の透水性が周辺地盤と比較して高い，もしくは同等の場合には，廃

　棄物中を水が浸透する。この場合には，廃棄物層中を通過した浸透水に化学物質が溶解するこ

　とによる溶出が卓越する。

3）非溶出モード：地盤内への浸透がない，もしくは非常に低い場合には廃棄物層に水が接触しな

　いことから，廃棄物層からの化学物質の溶出を考慮する必要はない。

質量輸送卓越モード

　質量輸送卓越モード（Mass　transfer－con七rolled）においては，第2章に示したタンクリーチング試

験結果によって求めることができる見かけの拡散係数D°bs（L2T－1）をFickの拡散則に適用し，溶

出挙動を推定する方法が一般的である。したがって，時間的な要因はD°bsを適用することによって

既に評価されているといえ，タンクリーチング試験を検討の対象とする固化体のP°bsを同定するた

めの要素試験と位置付けることにより，溶出フラックスを推定できるといえる。ただし，重金属溶出

量はpH依存性が高いことから，現場における廃棄物一水系のpHを室内試験においても再現する必

要がある。材料がセメント固化体のようにpHに対する緩衝作用が高い材料については，室内試験と

現場におけるpHに変化はほとんどないと推測されるが，　pHに対する緩衝作用が低い材料について

は周辺地盤の化学特性等を考慮して，試験におけるpHを決定する必要がある。
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浸透卓越モード

　浸透卓越モード（Percola七ion－controlled）における溶出フラックスの推定手法としては，以下の2

っが提案できる。

1）浸透水中の重金属濃度はpHに依存すると仮定し，　pH依存性試験結果によって得られるpHと

　溶出量の関係から浸透水中の重金属濃度を求め，浸透水の流速を乗じることによって溶出フラッ

　クスを推定する。

2）現場における浸透水量と溶出量の関係は，室内カラム試験における溶出量と浸透水量の関係に

　一致すると仮定し，浸透流速を乗じることによって溶出フラックスを推定する。

　前者の方法は，廃棄物材料内の間隙において固液間で化学平衡が成立している状態（化学平衡型）

を仮定しており，廃物層厚の増加等によって浸透距離が長くなる場合や緩速で浸透水が流下する場合

においても，浸透水中の化学物質濃度に変化はないと考えられる。一方，後者の方法を適用した場合，

浸透距離によって化学物質濃度の推定値が変化すると考えられるが，これは廃棄物材料内の間隙にお

いて化学物質の溶解度がpH等に制限されない場合，もしくは化学物質濃度が溶解速度に支配されて

いる状態（非化学平衡型）を仮定していることと等価である。これらの支配メカニズムの相違が廃棄

物層中の流下距離と溶出濃度の関係へ与える影響の概念図を図3．36に示す。
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図3．36溶出支配メカニズムと化学濃度の概念

　このことから，浸透卓越モードの溶出フラックスを推定するためには，溶出挙動が化学平衡型であ

るか，非化学平衡型であるかを推定する必要がある。支配メカニズムの判定を簡便な溶出試験で行う

ためには，第2章で述べたシリアルバッチ試験，もしくはカラム試験を拡張する手法が有効であると

考えられる。提案する判定方法の概要を以下に示す。

1）シリアルバッチ試験べ一スの判定手法
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・溶媒を連続的に交換する通常のシリアルバッチ試験とは異なり，試料として用いる廃棄物

　材料を連続的に交換するシリアルバッチ試験を実施する。

・バッチ試験の液固比，および振とう時間は利用条件下で想定される浸透流速を参考とする。

　すなわち，利用条件下で想定される時間当たりに接触する溶媒量に基づいて液固比と振と

　う時間を判断する。

・溶液中の化学物質濃度の変化に着目し，試料の交換と共に比例的に増加する場合は非化学

　平衡型，化学物質濃度がほぼ収束する場合は化学平衡型であるとそれぞれ判断できる。

2）カラム試験ベースの判定手法

・実際の利用条件下における浸透流路長，および浸透流速を浸透流解析等によって推定する。

・利用条件下で推定された流速でカラム溶出試験を実施する。カラム長さは，実際の利用条

　件下と同等，もしくは任意長さのカラムを連続的に設置して総延長を利用条件下と同等に

　する。

・流下距離と溶液中の化学物質の関係をモニタリング結果に基づいて同定し，流下距離の増

　加に伴い化学物質濃度が比例的に増加する場合は非化学平衡型であると考えられ，化学物

　質濃度が一定値から増加しない場合は化学平衡型であると判断できる。

　今後の課題としては，本提案手法を用いた試験データを蓄積することによって廃棄物の材料，およ

び化学物質毎に溶出のメカニズムを体系的に整理し，簡便な環境影響の推定方法の確立を図ることが

挙げられる。

3．7　本章のまとめ

　本章では，重金属を含有する固体系廃棄物（一般廃棄物焼却飛灰，下水汚泥焼却灰）に対して固化

処理を実施し，各種溶出試験方法を用いて，その溶出特性を詳細に評価した。次に，廃棄物の固化処

理材料を埋め戻し材として地盤工学的に有効利用する場合，および埋め立てた後に跡地利用する場合

をそれぞれ想定し，溶出試験結果と簡便な数学モデルを用いた重金属溶出フラックスの推定方法，な

らびに環境影響の評価手法を提案した。さらに，緩衝層の設置や埋立処分の適正管理による環境影響

の低減効果を定量的に評価することにより，廃棄物の地盤工学的有効利用における各種溶出試験に基

いた環境安全性の評価の考え方を示した。得られた成果を以下に示す。

1）鉛直一次元カラムを用いたカラム試験装置を用いて，自硬性を有する下水汚泥焼却灰層の溶出

　挙動を評価したところ，pH＝12前後の高アルカリ分と微量の鉛，クロムの溶出が確認された。

　特に，クロム（全クロム）については，カラム試験における累積流量が液固比で60に達した時

　点で，急激に溶出濃度が増加するという特異な溶出挙動を示した。最終的なクロムの累積溶出
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量は，最大溶出可能量を求める試験として位置付けられているアベイラビリティ試験による溶

出量の約2倍となった。

2）下水汚泥焼却灰層から溶出する化学物質の地盤（まさ土）による緩衝作用をカラム試験結果に

　基づいて評価した。その結果，鉛に対しては溶出した全量，およびアルカリに対しては5×1r5

　mo1／gという高い緩衝能を示した。また，クロムにっいても，4．5　mg／kgと比較的低いものの

　一定の緩衝能を示した。

3）下水汚泥焼却灰を埋め戻し材として有効利用したケースを想定し，溶出試験結果および地盤に

　よる化学物質の緩衝能を考慮して，有効利用に伴う環境影響にっいてのパラメトリックスタディ

　を実施した。その結果，数10cm程度の緩衝層を設けることにより，廃棄物層から溶出した化

　学物質の拡散を数10年に渡って抑制することが可能であり，環境影響の制御には有効な手法で

　あることを明らかにした。

4）一般廃棄物焼却飛灰からの鉛，カドミウム，亜鉛等の重金属の溶出量は，溶液のpHに対して

　強い依存性を示す。さらに，カラム試験装置を用いた溶出試験においても，試験開始直後に高

　濃度で溶出する重金属の溶出濃度は流出水のpHによって支配される。また，その溶出量はpH

　依存性試験における当該pHに対する溶出量と同等であった。

5）流動床石炭灰を固化助材として用いたセメント固化により，一般廃棄物焼却飛灰からの重金属

　の溶出量を埋立処分基準以下に低減することが可能である。但し，セメント固化に伴うアルカ

　リの溶出によって，両性金属である鉛の再溶出が確認された。このことから，セメント固化の

　配合設計においてはpHの制御が不可欠であり，本実験で用いた焼却飛灰の固化処理において

　はpHを12以下に維持する必要がある。

6）一般廃棄物焼却飛灰埋立地盤の跡地利用を想定した環境影響評価を実施するにあたって，Mass

　Fluxに基づく環境影響評価の有用性を示した。さらに，溶出モード毎に溶出試験結果に基づく

　溶出フラックスの算定の考え方を明らかにした。

7）溶出フラックスの算定結果に基づき，一般廃棄物焼却灰の地盤工学的利用に伴う環境影響を帯

　水層中の化学物質濃度の観点から評価を行った。その結果に基づいて，セメント固化を実施し

　重金属の溶出量を低減させることが，埋立処分に伴う周辺環境への影響を効果的に抑制するの

　に有効であることを定量的に明らかにした。

8）環境基準値を超過する地下水汚染の可能性が指摘される場合にも，遮水工の機能向上，埋立処

　分規模の縮小，保有水の水位低下によって環境影響を低減することが可能となる。特に，遮水

　工の機能強化は他の手法と比較しても地下水中の有害物質濃度を大幅に低減させることが可能

　であることから，その有用性は非常に高いといえる。
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9）今後の課題としては，リサイクル材料として想定される各種廃棄物を対象とした溶出試験デー

　タを蓄積することにより，廃棄物の種類，化学物質毎の溶出パターンを体系的に整理する必要

　がある。さらに，提案した溶出フラックスの算定手法の妥当性の検証を進め，簡便な環境影響

　評価手法の確立を図る必要がある。



第4章

廃棄物処分における遮水工の性能評価と環境リスク

の低減

4．1　概説

　近年，廃棄物の最終処分量はリサイクルへの取り組み，および中間処理技術の発達により減少す

る傾向がみられるが，有害性が比較的高い廃棄物や，無害化にコストを要する廃棄物，および汚染土

壌・底泥等は最終処分せざるを得ない。しかしながら，廃棄物処分場の建設に際して環境影響評価が

義務付けられる等の規制が強化されたこと，周辺住民との合意形成の問題等の影響を受け，新規の廃

棄物処分場の建設件数が大幅に減少しており，廃棄物処分場の確保は依然として急務の課題となって

いる。最終処分される廃棄物の化学特性に着目すると，近年は一般廃棄物の80％弱が焼却処分され

ていることから焼却灰中に有害な重金属や塩分の濃縮が生じており，燃焼温度によっては有意なレベ

ルでダイオキシンを含有しているものもある。したがって，周辺環境の汚染を防ぐため，より安全性

の高い処分場構造と管理スキームの確立が求められる。特に地盤工学的見地からは，廃棄物処分場の

構造の照査が必須であり，適正な性能を有する遮水工の設置が極めて重要である。現在，新設の廃棄

物処分場においては1998年6．月に「一般廃棄物の最終処分場及び産業廃棄物の最終処分場に係わる

技術上の基準を定める命令」（以下，改正命令という）において明示された構造基準に則って遮水工

が整備されている。しかしながら，諸外国で採用されている遮水工構造と比較して浸出水のトラベル

タイムが短いこと，遮水シートに依存する構造のため，シートの損傷や施工不良に起因する局所的な

流出や有機化学物質の拡散による移動への対応が困難であることが指摘されている（嘉門1999，嘉

門・乾2002）。

　廃棄物処分に伴う環境リスクをゼロにすることは不可能ではあるが，廃棄物処分場の建設・供用に

あたっては適正にリスクを管理・軽減することが重要となる。リスク低減・管理のアプローチとして

は，①受入廃棄物の管理による有害廃棄物の規制，②有害物質を環境へ漏出させないための適正な

遮水工の整備，③有害物質が漏出した際の検知システムや迅速な対策の実施が挙げられる。環境リ

スクの発生確率を低減させる観点から，①，および②に重点を置くことが基本的に重要であるが，地

92
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盤工学的な観点からは，適正な遮水工の整備を行い，周辺環境への有害物質の流出速度・濃度を低減

させることが環境リスクの低減，地盤環境の汚染を防止する上で有効である。したがって，処分場周

辺の水分，および有害物質の挙動を二次元・三次元問題としての移流・拡散・吸着解析の実施を通し

て検証し，長期に渡って安定した性能を担保しうる遮水工構造を提案していく必要がある。

　そこで本章では，長期に渡って安定した遮水性能を発揮する適正な管理型廃棄物処分場の遮水工構

造を明示することを目的として，移流・分散浸透流解析を用いて浸出水，および浸出水中の水溶性汚

染物質の挙動を解析的に予測し，遮水工の遮水性能の照査と遮水性能に影響を及ぼす設計要因の分析

を実施した。特にここでは，管理型海面埋立処分場における遮水シートと重力式ケーソンを用いた廃

棄物埋立護岸を対象として，供用期間中に実際に相当の確率で発生しうると予測される遮水シートの

損傷やケーソン目地遮水工の機能低下等によって局所的な流出が生じた場合にも，護岸全体として遮

蔽機能を発揮する構造形式，および設計条件について検討，提案を行った。

　廃棄物最終処分場は山間谷部に建設されることが従来は多かったが，近年では水源や地下水汚染の

リスクが比較的少なく，大規模な処分容量を確保できる海面埋立処分場の建設が大都市近郊で進めら

れている。今後も引き続き海面処分場の需要は増すと予想されることから，海面処分場の環境上の安

全性・適合性を確保することが重要な課題となっている。海面処分場の遮水工構造は，一般的に海底

粘土地盤を底部遮水工として利用し，鉛直遮水工として重力式ケーソン護岸や鋼矢板・鋼管矢板式護

岸などが設置される。しかし，これらの護岸を構成する遮水シートやケーソン，鋼矢板を長期に渡っ

て供用した場合，シートの損傷やケーソン・矢板の継ぎ手部の破損が生じ，局所的な有害物質の漏出

が生じることが予想される。しかしながら，このような局所的な流出がどの程度の期間，頻度で生じ

るかは自然条件や施工条件により不確定であり，一意的に評価することはできない。そのため廃棄物

埋立護岸の設計に際しては，このような損傷部等からの局所的な有害物質の流出をリスクとして定量

的に評価し，流出が生じた場合にも，護岸全体として遮蔽機能を発揮する構造形式を検討することが

重要であるといえる。

4．2　廃棄物の埋立処分の現況

4．2．1　廃棄物の埋立処分量の推移

　一般廃棄物・産業廃棄物の排出量，および最終処分量の推移を図4，1に示す（環境省2003）。近年，

廃棄物の再資源化の取り組みや芳しくない景気動向といった社会的背景にも関わらず，廃棄物の排出

量は一般廃棄物については漸増，産業廃棄物については横這いの傾向を示している。しかしながら，

焼却処分の普及による廃棄物の減量化促進，ならびに資源循環型社会形成推進法および関連リサイク

ル法の成立に伴うリサイクルや中間処理への取り組みにより，最終処分量自体は毎年減少している。

　一方，1999年からの環境影響評価法の施行に伴い，廃棄物処分場の建設にあたっては生活環境影

響評価の実施が義務付けられるようになった。そのため，近年の新規廃棄物処分場の建設件数は激減
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図4．2一般廃棄物，および産業廃棄物処分場の残余年数の推移（環境省．2003）

表4．1産業廃棄物最終処分場の残余年数（2001年4月1日現在）（環境省2003）

Area1）
Disposal　amount2）

i×10，000t／year）

Residual　capaci七y

i・10，000皿3）

Residual　period3）

iyear）

Metropohtan　area
1，301　（1，495）4） 1，517（1，727） 1．2（1．2）

Ki丑ki area 635（680） 1，224（1，405） 1．9（2．1）

Japan 4，500（5，000） 17，609（18，394） 3．9（3．7）

1）Metropolitan　area：Ibaragi，服）chigi，　Gunma，　Saitama，　Chiba，　Tbkyo，　Kanagawa，　and　Yamanashi　pre艶cture

　　Kinki　area：Mie，　Shiga，　Kyoto，　Osaka，　Hyogo，　Nara　and　Wakタyama　pre飴cture

2）Estilnated倉om　the　total　dispoal　amount　in　Japan（45　million　t）and　the　discharge　share　of　Metropolitan

area（28．9％）or　Kinki　area（14．1％）

3）Residual　perlod＝Residual　capacity／Disposal　amount（Assumption：1t＝1m3）

4）（　）：Data　at　Ybar　2000
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Japan（1998） Tokyo　bay　area（1997） Tokyo　prefecture（1998）

嘱翻Coastal　disposal．18％

燭Landf酬disposa！：82％
　　燭Coastal　dlsposal．49％　　　　　　　　　　『囑Coastal　disposal：85％

　　咽Larldfl細disposal：51％　　　　　　　　　　　『嫡Landf礁d8sposai　15％

Note：Tokyo　bay　area　lndudes　Tokyo，　Chlba，　Saltama　and　Kanagawa　prefecture

図4．3一般廃棄物の海面埋立処分量のシェア（港湾空間高度化センター港湾・海域環境研究所2000）

表4．2産業廃棄物最終処分場の残存容量（2001年4月1日現在）

Type　of　waste　disposa1 site Residual　capacity 【unit：m3】

Stric七1y－controlled　waste　disposal　site 27，828 （33，726）

Least－controlled　waste　disposal　site Total 80，881，005 （82，047β93）

TotaI 95，180，068 （101，855，651）
Co且trolled　waste　disposal　site

Coas七al　disposal 32，316，415 （34，640，071）

Total 176，088，901 （183，937，270）

1）　（　）：Data　on　April　lst，2000．

している。その結果，最終処分量が減少しているにも関わらず，最終処分場の残余年数は図4．2に示

すように横這いの状態である（環境省2003）。特に，廃棄物排出量の多い都市部においては残余容量

が逼迫しており，表4．1に示すように首都圏，近畿圏共に産業廃棄物処分場の残余年数は全国平均を

大きく下回っている（環境省2003）。これらのことから，特に都市部においては廃棄物処分場の確保

は急務の課題となっている。近年は一般廃棄物の80％弱が焼却処分されており，焼却残渣中に有害な

重金属の濃縮が生じ，焼却温度によってはダイオキシンの合成を招くことが知られている。したがっ

て，処分場の建設にあたっての住民合意が非常に得られにくい状況になっており，処分場の立地場所

選定が困難となっている。

　このような状況を受け，従来は水源地帯である山間谷地部に廃棄物処分場を建設する事例が多かっ

たが，水源地の保全を図り，処分場からの廃棄物の飛散や浸出水による周辺住民や環境へのリスクを

低減する観点から，200～500haという大規模な海面埋立処分場が都市近郊を中心に建設されるよう

になってきている。図4．3に1998年における一般廃棄物の陸上処分と海面処分の比率を示す（港湾空

間高度化センター港湾・海域環境研究所2000）。東京都においては，最終処分量の85％が海面埋立

処分されるなど，都市部においては海面処分への依存度が非常に高い。表4。2に産業廃棄物処分場の

様々な区分とその残余容量を示す。本章で検討の対象とする管理型処分場については，残余容量の約

1／3を海面埋立処分場に依存しており，将来的には一層海面埋立処分の比率が高くなると予想される。
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4．2．2　管理型海面埋立処分場の概要と法規制

　廃棄物処分場は処分される廃棄物の種類や有害性に応じて構造形式・管理方式が異なり，廃棄物処

理法によって国安定型処分場，［21管理型処分場，同遮断型処分場に分類されている。本章で検討

の対象としたのは，管理型海面埋立処分場である。管理型海面処分場は，海防法により定められてい

る「埋立揚所等に排出しようとする金属等を含む廃棄物に係る判定基準（基準値は第1章で既出）」

を満たす廃棄物のうち安定型廃棄物以外のもの，指定水底土砂＊，および特定水底土砂†を対象とし

ている。しかしながら，上記の判定基準は溶出量を規制するものであるため，埋立廃棄物の中には有

害物質の含有量が高いものも存在する。そのため，仮に含有される有害物質が溶出した場合にも，処

分場外への流出・周辺環境への影響を防ぐことを目的として，遮水工および保有水等処理施設の設置

が義務付けられている。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Leachate　head　control

図4．4管理型海面埋立処分場の構造概要

　管理型海面処分場の構…造概要を図4．4に示す。管理型海面埋立処分場の構造要件としては，1998年

に示された「一般廃棄物の最終処分場及び産業廃棄物の最終処分場に係わる技術上の基準を定める命

令」に明記された以下の管理型廃棄物処分場の構造規定に準ずる必要がある。

・不透水性地層（厚さ5m以上，透水係数が1x10｝5　cm／s以下の地層，もしくはルジオン値1

　以下の岩盤又はこれと同等以上の遮水の効力を有する地層）が存在すること。

・上記の要件を満たさない場合は，1）厚さ50cm以上，透水係数が1×10｝6　cm／s以下である粘

　土等の層に遮水シートが敷設されていること，2）厚さ5cm以上，透水係数が1×10『7　cm／s

　以下であるアスファルト・コンクリートの層に遮水シートが敷設されていること，3）不織布そ

　の他の物の表面に二重の遮水シート（二重の遮水シートの間に車両の走行等の衝撃により双方

　のシートが同時に損傷することを防止できる不織布その他の物が設けられているものに限る。）

　が敷設されていること，のいずれかを満たすこと。

海面処分場においては，一般的に自然堆積海底粘土地盤が底面遮水工としてとして機能するが，こ

環境庁長官が指定する水域から除去された水底土砂のうち，熱しゃく減量20％以上の状態であるもの。

†銅，亜鉛，ふっ化物，ベリリウム，クロム，ニッケル，またはバナジウムを含む水底土砂。
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のように不透水性地層を有する場合にも鉛直遮水工の設置が必要となるため，護岸機能と遮水機能を

併せ持つ廃棄物埋立護岸が建設される。海面処分場においては，処分場内水位が高い場合が多く，有

害物質の流出を防ぐ観点において鉛直遮水工となる護岸は重要構造物である。また，場内水位が高い

ことは力学安定性を損なう要因でもあり留意が必要となる。護岸の形式としては国重力式ケーソン

護岸，［2］鋼矢板式護岸，［3］傾斜式護岸，［4］セル式護岸などが挙げられる。このうち，［1］～［3］の護

岸遮水工断面図例を図4．5に示す。本研究で対象とした重力式ケーソン護岸では，ケーソン目地部や

遮水シートの施工不良や損傷による局所的な有害物質の流出，処分場内外の水位差による護岸の変

形，基盤層の沈下に対する変形追従性，遮水性護岸とすることによる作用外力と構造安定性への影響

といった項目を十分に検討し，遮水工の機能を維持することが求められる。最近では，「管理型廃棄物

埋立護岸設計・施工・管理マニュアル（港湾空間高度化センター港湾・海域環境研究所2000）」，

「廃棄物海面処分場の施工要領（目本埋立渡深協会2001）」が発刊され，遮水性護i岸の設計・施工・

維持管理の指針が示されている。

Geomembrane

Protection　layer

　BackmI

a）Gravity　caisson　type　quay　wall

Foundation　improved　by

sand　compaction　pile（SCP）

b）Double　sheet－pile　type　quay　wall

Geomembrane

10n　layeτ

Backfill

aye「

c）Rubble　mound　type　quay　wall

図4．5廃棄物埋立護岸の遮水工断面構造
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　一方，廃棄物埋立開始後の処分場からの有害物質の流出に係る法規制としては，改正命令において

示された「海面処分場周辺の海域の水質検査基準」がある。改正命令では，処分場内外の水位変動や

処分場周辺海域の水質をモニタリングすることが義務づけられており，本基準を超過する汚染が生じ

た場合は原因の調査，必要な措置を早急にとることが求められている。さらに，処分場周辺底質に対

する基準値としては，「土壌に係る環境基準（環境庁告示第46号）」，放流水に関する基準として，排

水基準と同等の「余水吐きから流出する海水の水質についての基準を定める総理府令」がそれぞれ適

用される。

4．3　解析手法

4．3．1　解析の基礎理論

　水溶性汚染物質の移動特牲を数値解析によって評価する場合，一般的に飽和不飽和浸透方程式と移

流分散方程式が支配方程式として用いられる。このうち，移流分散方程式は水溶性物質の流れ方向お

よび直角方向への分散を表す分散項，流れによる輸送を表す移流項，地盤への吸着・脱着による移動

の遅れを表す遅延項の3項から構成される。移流，分散，吸着等による物質輸送への効果の概念図を

図4．6に示す。

　本研究の解析においては，西垣ら（1995）による移流分散に基づく地下水中での溶質移動に関する

既存の有限要素コード「DTransu－2D－EL」を使用した。本解析手法は，密度依存を考慮した飽和・不

飽和2次元移流分散問題に適用可能な数値解析手法である。移流分散の数値解析では，前述した移流

項と分散項という二つの性質の異なる項を含むため，解析手法によっては解析解の振動や数値分散が

起こる。このため，解析モデルの特性に適した解析手法を用いることが必要となる。解析手法には差

分法，有限要素法，特性曲線法などがあるが，例えば，差分法・有限要素法（オイラー法）は分散卓

越問題には有効だが，移流卓越問題には難がある。一方，特性曲線法（ラグランジュ法）は移流卓越

問題には有効であるが，分散卓越問題には適用が難しい。そのため，本手法では，Neuman（1981）

のEL法（Eulerian－Lagrangian　Numerical　Method）により離散化し，分散と移流の両問題に対して

安定して解を得ることができるように配慮されている。数値計算のフローは以下の通りである。

1）濃度を既知として飽和・不飽和浸透流解析を行い，要素における体積含水率，ダルシー流速を

　計算し，節点の実流速を求める。

2）流れ場を既知としてEL法による移流分散解析を行い，濃度分布を求める。

3）得られた濃度分布を既知条件として浸透流解析に戻って反復計算を行い，各時間ステップにお

　ける収束解を得る。

本解析コードで用いられている質量保存則とダルシーの方程式に基づく密度依存を考慮した飽和・
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　　　　　図4．6地盤中の物質輸送に及ぼす移流，分散吸着，化学的分解による影響の概念図

不飽和浸透流に関する基礎方程式は以下の式（4．1）で示される（Pickens　et　al．1979）。

　　　　　　・・θ・霧＋・｛β55＋05（θ）｝寄一激｛・鵬（θ）舞＋ρK昆（θ）防｝　（41）

ここで，ρ∫：溶媒の密度，θ：体積含水率，7：溶質の密度比，c：溶質濃度（0≦c≦1，飽和濃度を

1として正規化），孟：時間，ρ：流体の密度，β＝1：飽和領域，β＝0：不飽和領域，3、：比貯留係

数，0，（θ）：比水分容量，ψ：圧力水頭，κfゴ：飽和透水テンソル，κ。（θ）：比透水係数，ρ．：溶媒の密

度に対する流体の密度比である。

　また，式（4．1）での流体の密度ρは式（4．2）で濃度と関連付けられる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　ρ＝ρ∫（1十・γc）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（4。2）

一方，移流分散に関する基礎方程式は以下の式（4．3）が用いられている（西垣ら1995）。

　　　　　　　　　Eθρ審一議（　　　　　∂cθρD・ゴ∂。、）一激（θρ物・）一θρλE・一軌　　（43）
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ここで，R；遅延係数，島ゴ：分散テンソル，防：実流速，λ：減衰定数，　Q。：湧出・吸込項を表して

いる。また，分散テンソル1劾は式（4．4）で表される。

　　　　　　　　　　　島・一α・ll隅＋（α・＋α・）器＋噛　　　（44）

ここで，αT：横分散長，11y1レ実流速のノルム，輪：クロネッカのデルタ，αL：縦分散長，％：実流

速ベクトル，α皿：分子拡散係数，T：屈曲率である。

4．3．2　解析断面

　本検討で対象としたのは図4．5a）に示した鉛直遮水工として遮水シートおよびケーソン，底面遮

水工として海底粘土地盤を有する重力式ケーソン護岸である。ケーソン下部の基盤は沈下による遮水

工の損傷を防ぐため，深層混合処理により改良されているとした。解析断面を図4．7に示す。
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図4．7解析断面

解析は以下の仮定に基づいて実施した。

1）解析対象領域はすべて飽和されており，浸透流はすべて定常条件とする。

2）処分場内と処分場外の水位差については，国内の既存海面処分場の管理水位を参考として，廃

　棄物層内上端を全水頭1m，外海の全水頭をOmで固定した。

3）本解析では，護岸の有害物質遮蔽性能を比較する観点で行ったことから，汚染物質の種類は特

　　に特定せず，廃棄物層内に溶解性汚染物質が一様に存在すると仮定し，濃度固定条件で無次元

　量100を与えた。
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表4．3解析に使用した材料パラメータ

Parameters
Hydraullc　co丑ductlv1七y　Effectlve　poroslty　Retardatlon　factor

鳶（cm／S）　　　　　η。（一）　　　　R（一）

Rubble　mound 1．0×10－1 0．3 1

Caisson Variable 0．1 1

Stabi正ized　soil　by　DMM 1。0×10－5 0．6 2

Protection　layer 1．0×10『3 0．4 1

Backfill Variable Variable 1

Geomembrane　1 Variable 0．1 1

Geomembrane　2 Variable 0．1 1

　解析に用いた護岸を構成する各材料のパラメータを表4．3に示す。式（4．3）における遅延係数Eは

深層混合処理による改良基盤層においてのみ吸着が生じるとしてE＝2を与えた。分子拡散係数D㎜

はすべての材料についてDm＝1。0×10－5　cm2／sとした。また，分散長についてもすべての材料に

対して縦分散長αL；10cm，横分散長αT＝1cmを与え，縦横分散比αT／αL踏1／10とした。

　護岸の遮蔽性能を検討するにあたっては，ケーソン護岸より外海側（図4。7中のA－A断面）に流出

する有害物質の最大濃度，および単位時間あたりに流出する全質量（Total　mass且ux：TMF）を用い

て評価を行った。濃度による評価は，排水基準を参考にすることができ，処分場の遮水性能の適正評

価を行うことができる。しかし，濃度による評価は必ずしも環境影響を適切に考慮しているとはいえ

ない。すなわち，同じ濃度による流出であっても流速が大きい場合，さらに流出する断面積が大きい

場合には，環境影響が大きくなる。このため，護岸から単位時間に流出する汚染物質のTMFも併せ

て評価した。A－A断面を通過する単位奥行き当たりのTMF：」1乃＿A（cm3／day）の算出式は式（4．5）

の通りである。

　　　　　　　　　　　　　　　」・一・一Σ幅△ゐの／100　　　　　　（4．5）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　¢

ここで，c2：A－A面の乞番目の要素の平均濃度，”、：A－A面の乞番目の要素における平均ダルシー流

速（cm／day），△玩：A－A面のゼ番目の要素の鉛直方向の長さ（cm）である。なお，濃度を廃棄物層で

無次元量100を置いているため，全体を100で除している。なお，JA＿4と廃棄物層内の有害物質濃

度（mg／cm3）との積により1日に処分場外へ流出する有害物質量（mg／day）が求めることができる。

Mass且uxとは一般に，単位面積・単位時問当たりの流出質量であるが，本研究ではA－A断面全体か

らの流出質量を評価する意味でTMFと定義した。

4。3。3　解析条件

　解析ケース，およびそれぞれのケースにおける解析条件を表4．4に示す。対象とした重力式ケーソ

ン護岸の有害物質遮水性能を議論するにあたり，特に下記の項目が遮水性能に与える影響について定

量的に評価を行い，合理的で健全性の高い護岸構造の選定を試みた。
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表4．4解析ケース

Case GM　defect

frequency

Backfili　ma七erlal

（Hydraullc　conductlvlty）

Calsson　　GMI　con七act　Hydrauhc　conduc－

Jomt　seal　length（m）　　tlvlty　of　GM2（cm／s）＊

DF－1

cF－2

200defects／ha

Q．5defects／ha
Sa且d（10㎜3　cm／・） Yes 5

1。Ox10－9

P．3×10－11

BM－1

aM－2

aM－3

aM－4

200defects／ha

Gravel（10－1　cm／s）

rand（10－3　cm／s）

rtabilized　soil（10－4　cm／s）

rtabilized　soil（1『5　cm／s）

Yes 5 1．0×10－9

CJ－1

bJ－2－6
200defects／ha Stabilized　soil（1『4　cm／s）

No
xes

5
1．0×10－9

P，0×10－7～10－11

Cレ1－4 200defec七s／ha Stabilized　soil（10－4　cm／s） No 7．5，10，16，22 1。0×10－9

GS1－1

fS1－2
No　defect

Gravel（1rl　cm／s）

rand（10－3　cm／s）
No 5

一

GS2－1－4 No　de∬ect G・avel（1rl　cm／s） No 7，10，15，20 一

＊：Equivalent　hydraulic　conductivity　discussed　in　Section　4．4

1）遮水シートの損傷部もしくはシート継ぎ目の施工不良箇所からの浸出水および汚染物質の漏出。

2）遮水シートとケーソン間に設置する裏込め材料の透水性。

3）水圧による負荷，波によるケーソンの揺動に起因するケーソン護岸目地部遮水工の破損。

4）図4．7においてGMI　contacdeng七hとして定義した遮水シートと基盤層との接地長さ。

5）新たに開発された2層の遮水シート間を高分子系の充填材で満たしたジオシンセティック材に

　よる遮水性能への寄与

　1）については，4．4で後述する遮水シート損傷部からの漏水を考慮した換算透水係数の概念を用い

て，遮水シートの材料パラメータを決定し，損傷部からの漏水を評価した。解析においてはDFシ

リーズとして，損傷頻度が比較的高い200箇所／ha，および損傷頻度が低い2．5箇所／haの2ケース

を実施し，遮水シートの損傷による遮水性能への影響を評価した。

　2）については，BMシリーズとして裏込め材料に礫，砂，事前混合安定処理土をそれぞれ使用した

場合を想定して，材料の透水性による遮水性能への影響を検討した。

　3）については，ケーソン間の隙間（目地）には充填材による目地遮水工が設置されるが，波浪や水

圧の作用によりケーソンが移動し，目地遮水工に損傷をきたす可能性が考えられる。解析においては

目地遮水工の破損による遮水性能への影響，ならびに目地遮水工を設置した場合における捨石マウン

ド部遮水シートに求められる遮水性をCJシリーズにおいて検討した。

　4）については，ケーソン式遮水護岸における遮水シートは低透水性の基盤層と5m以上を目安と

して密着していることが望ましいとされている（財団法人港湾空間高度化センター　港湾・海域環境

研究所2000）。これは，前述した通り改正命令で示された「層厚5m以上の層で，かつその透水係
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数が10　5cm／s以下」という廃棄物処分場の遮水工の要求性能の考え方に基づいている。つまり，図

4．7において遮水シート（GM1）が十分な遮水性を保持していると仮定すると，水平方向への水の流

れは遮水シート下の基盤層を主に通過する。この際，接地長を5m以上とすれば，水平方向にも基盤

層5m以上に相当する遮水性は確保できる。解析においては，　CLシリーズとして設置長を5m～22

mに変化させ，遮水性能への寄与を検討した。

　5）については，図4．7に示したGM1の材料として，新たに開発された遮水性の高いジオシンセ

ティック材料（嘉門ら2002）を適用した場合の遮水性能への寄与を評価した。このジオシンセティッ

ク材料は二重シート間に低透水性で充填性の良い高分子材料を注入した三重の構造を有するものであ

り，注入高分子の仕様として厚さが3cm，10『12　cm／s以下の透水係数が確保されている。したがっ

て，シートが損傷を受けた場合にも有意な漏水は発生せず，遮水性のきわめて高い材料であると判断

できる。解析においては，GSシリーズとして本材料の設置効果と裏込め材の影響（GS1シリーズ），

接地長の影響（GS2シリーズ）について検討した。

4．4　遮水シートの損傷による漏水の評価

4．4．1　遮水シートの損傷部からの漏水に関する既存の研究

　処分場の遮水工として用いられる遮水シートは，（1）継ぎ目部の施工不良，（2）周辺構造物との境

界の接合不良，（3）重機走行による過大応力の作用，（4）基盤および保護層の石や突起物による損傷，

（5）繰り返し荷重および継続的な荷重の作用による疲労破壊，といった要因により損傷を受ける。遮

水シートの損傷頻度については，1980年代に実施された数カ所の処分場における現地調査の結果で

は，継ぎ目の施工品質検査を行っていない場合は継ぎ目10mに対して1カ所，品質検査を行った場

合には継ぎ目300mに対して1カ所（1～2個／ha）の割合で施工不良が発見されている（Giroud　and

Bonaparte　1989）。また，1990年に行われたHDPEシートの施工品質調査結果においては，作業員

の個人差にもよるが，継ぎ目85～1200mに対して1カ所の施工不良個所が確認されている（Calabria

and　Peggs　1997）。一方，損傷規模については，施工継ぎ目については，円形孔に換算して平均1～

3mm径，最大5mm径，突き刺しによるジオメンブレンの損傷については最大10　mm径程度の大

きさであることが報告されている。さらに，既往の研究において遮水シート損傷部からの漏水量の推

定法が多数報告されているが，損傷部の直径は1～10mm，損傷頻度は1～10箇所／haの範囲でおお

よそ仮定している（Giroud　1997，勝見ら1999）。

Giroudによる評価手法　Giroudらはジオメンブレン（以下，　GMと略す）損傷部からの漏水の算

定，および損傷部からの漏水を考慮した排水の設計手法などについて多くの成果を残している。表4．5

にGiroudらが提案した浸出水の水位，損傷部の形状による低透水性層上に敷設されたGMライナー

からの損傷部からの漏水量の算出式を示す（Giroud　1997）。さらに，　GM下部層の透水性が比較的

高い場合には損傷部からの流量がGM上部層の透水性にも依存すると考えられる。このため，　GM上
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表4．5Giroud（1997）による複合ライナーのジオメンブレン損傷部からの漏水量の算定式

Wa七er　head　on　the　top　of　geomembra且e
Shapes　of　defbcts

んくオ、 ん〉孟、

Circular

Square
Q＝（㍉。α゜’1ん゜’9暗74 9＝0，。｛1＋0・1齢・）°’9‘｝α゜’1ん゜’9礁惣

Rectangular 9＝（為。b°・2ん゜・9暗74

@　　　＋0、。。（B－b）b°’1ん゜’45礁87

9＝（㌔。｛1→－0．1（ん／孟5）°’95｝b°’2ん゜’9暗74

@　　＋（フ，。。｛1＋0・1（ん／オ5）°’95｝（β一う）b°’1ん゜・45礁87

1・丘・it・ly　l・bg Q＊＝（㍉．。わ゜’1ん゜’45碓87 Q＊ニ0，．．｛1＋0．1（ん／舌・）°’95｝ゐ゜’1ん゜’45礁87

ん：liquid　head　o駐the　top　of　geomembrane［L］，舌、：thick聡ss　of　the　low－permeability　soil　component　of七he

composite　liner［Lユ，（～：liquid　leakage　rate　through　the　considered　geomembrane　defbc七［L3T－1Lσqo，　Oq。。：

contact　quality　fac七〇r　in七he　case　of　good　or　bad　contact　condi七ions卜］（Oqogood＝021，（7qobαd＝1・15，0qQQgood＝

0．52，σq。。bαd＝1．22），α：defect　aエea［L2｝，ゐ5：hydraulic　conductivity　of　the　low－permeal）ility　soil　component　of

the　composite　liner［1∫T－1］，　b：width　of　square　defect［L］，　B：length　of　rectangular　defbct［L］，　Q＊：liquid　leakage

rate　per　unit　leng七h　of　geomembrane　defεct　in　the　case　of　an　in且nitely　long　defbct［L2T－11

表4，6Giroud　et　al．（1998）による遮水シート上下層の透水性を考慮した損傷部からの漏水量算出式

Case　Limits　of　validity　of　the　equations Equations　fbr　calculating　the　rate　of　leakage

1 碗≦｛0。38・9dL8／［0，。（1＋0．1（ん／tの゜・95）ん゜・4］｝『°’74＝㈲ Q＝σ，・｛1＋0・1（んμの゜・9‘｝・°・1ん゜・9た9・74

H
砺＞103d2（＝た2）withん2（m／s）and己（m）

�B＞30d2／ん3／2　withん。（m／s），　d（m）andん（m）
9＝0．6αV巧万（＝ Qβ）

皿 κ1＜隔くた2
109（鳶2／鳶の

1・9（た2／ん1）

一
log（Qβ／Q）＝0．74

109（鳶2／ん1）

IV
碗＞103d2（＝た2）with鳶2（m／s）and　d（m） 　　　　α9‘　　Qん2＝ Q 1 Q 4

ん。≦30d2／ん3／2　withた。（m／s），　d（m）andん（m）
　　　　十2鳶07r　　　　　2んoπ

ln（一）－1　　α9宙

＋研 0．6α

Q（m3／s）：leakage　rate，α（m2）：defbct　area，ん（m）：1eachate　head　on　top　of　the　liner，古u（m）：thickness　of　the　low－

permeability　medium　underlying　the　geomembrane，　d（m）：de艶ct　diameter，砺（m／s）：hydraulic　conductivity　of　the

low－permeability　medium　underlyillg　the　geomembrane，κo（m／s）：hydraulic　conductivity　of　the　medium　overlyingもhe

geomembrane，　g話（m／s）：rate　of　leakage　supply　on　top　of　the　medium　overlying　the　geomembrane，　Cgo（一）：dimensionless

coe租cient　that　characterizes　the　quality　of　contact　between　the　geomembrane　and　the　underlying　rnedium（Oqog。。d＝0．21

（good　contact），　OqopooT＝1．15（poor　contact））

下層の透水係数の影響を考慮した算定式，ならびに各式を適用できるGM上下層の透水係数の範囲

を表4。6のように示している（Giroud　et　al．1998）。

Roweによる評価手法　一般的に，遮水シートの伸縮は非常に温度依存性が高いことから，温度応力

の発生を軽減するために，基盤に密着する状態で施工されることはなく，ある程度の隙間を持たせた

状態で施工される。Rowe（1998）はこのような遮水シートと遮水層の間のWrinkle（しわ，隙間）が

漏水量に影響を与えることを考慮し，GM損傷部からの総漏水量の算出手法を提案している。提案．さ

れている算定式を式（4．6）～（4．9）に示す。

Q－2五ん・［b＋去（・一・一・＠一う））］ （互ゐ十∬ノ十んω一んα）

（1τL十E∫）
（4．6）
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　　　　ん5α2＝
　　（HL十17ノ）θ

（4．7）

・一δ一h
i　σ0十んω）／（θ（鴇功））

（4．8）

0＝∬L＋Eだん・
（4．9）

ここで，ゐ：Wrinkleの長さ，ん5：遮水シート下部層（遮水層）の透水係数，2わ：Wrinkleの幅，　HL：

遮水層の層厚，坊：基盤層の層厚，煽：遮水シート上部に作用する水頭，ん。：帯水層の水頭，獄漏

水による湿潤領域の拡がり（Wrinkle中心からの距離），θ（m2／s）：Transmissivity（遮水シートと遮

水層間のスペースにおける水を拡がりやすさを示す係数）である。

　なお，本算出手法は漏水量が損傷部の影響を受けないことを前提としており，Bernoulliのオリフィ

ス流れが適用できるようなGM上部層の透水性が比較的高い場合などは表4．6－IVに示すGiroudら

の式を適用するとしている。さらに，Manassero　et　al．（2000）はRoweの提案式に基づいて，複合

ライナーによる地下水汚染の低減効果をGMライナーと比較することにより議論している。

Fooseらによる評価手法　Fooseらは，遮水シート損傷に起因する処分場遮水工からの有害汚染物質

の漏出フラックスについて，表4．7に示す簡便な算定手法の提案，ならびに三次元差分法を用いた数

値解析による検討を行っている（Foose　e七al．1996，　Foose　1997）。さらに，　Ka七sumi　et　a1．（2000）

は表4．7の手法を用い，我が国および欧米各国の遮水工の構造形式を対象として，遮水工からの漏水

量および有害物質の漏出フラックスを算出し，複合ライナーによる無機化学物質，有機化学物質双方

の漏出低減への寄与を定量的に評価している。表4．7の手法の特徴として，汎用の表計算ソフトで計

算可能であること，損傷部からの無機物化学有物質の漏出に加え，GM中の有機化学物質の拡散浸透

についても評価が可能であること，化学物質の漏出が経時的に求められることが挙げられる。

4．4．2　等価換算透水係数を用いた簡便評価手法の提案

　本検討のように，二次元移流分散解析によって廃棄物処分場の遮水性や周辺環境への影響を評価す

るにあたっては，遮水シートや矢板のような損傷部や継ぎ手からの流量が卓越する材料の透水性を評

価することは非常に難しい。通常は，これらの材料をダルシー則の成立する均一材料と仮定して，あ

る見かけの透水係数を与えることが多い。しかしながら，既往の研究で示されているように遮水シー

ト損傷部からの漏水量は多くの要因に支配されるため，見かけの透水係数を一意的に決定した場合，

漏水量を過大もしくは過小に評価する恐れがある。そこで本解析に先立って，遮水シート損傷部から

の漏水量を簡便に評価することを目的として予備解析を実施し，損傷部からの流量に影響を及ぼす要

因をパラメトリックスタディにより評価した。さらに，解析で得られた損傷部からの流量に基づいて，

等価な流量を与える遮水シートの換算透水係数を提案し，損傷部からの漏水の簡便な評価を試みた。
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表4．7遮水シート損傷部からの有害物質漏出フラックスの算定式

Types　of　liner For　the　inorganic　chemical For　the　organic　chemical

CO－Ce
Geolnembrane　liners 」＝N（200 」＝ヱ）9κ9　　　　　　　オ9 ＋1▽（2Co

」（オ）　　　＝0。5erfc 1一乃£ （1－TR）2nClay　liners
U3πCO 2▽卿耳

＋詣・・p［
4距／P乙

」（孟） 1

Composite　liners Jz。亡。‘＝」。（の×N五，

γLCO一＝ u諏exp
［一、D翻

1）Nomencla七ure／For　the　leacha七e　above　the　liner；co；coHcentration　of　the　solute　concerned［ML－3］，ρω：density

［ML－3］，μ：viscosity［ML　1T－1］，妬：liquid　he昂d［L］．　For　the　geomembrane；孟g：thickness［L］，　d：defect　diameter

［L1，・・are・・f　d・fect［L2］，　D、・di伽・i・e　c・・組・i・nt［L2T－1L　K，・P・・titi・n…伽・nt［M－1L3］，　OB・d互m・丑・i・nless

coefHcient日，　Q：Leakage　rate　through　a　defect匹3r1］，　N二geomembrane　defects　per　area【『2］．　For　the　clay

liner；ρd：dry　density［ML－3］，π：porosity［－1，　L：thickness［L1，　D：dispersion　coef且cient［L2T一1】，　Kp：paltitio旦

coe伍cient［M－1L3］，　R：retardation　factor（＝1十ρ4Kp／η）日，り8：seepage　velocity［LT｝1ユ，職：time　factor

（＝u、め／RL）日，　pびPecleもnumber（＝”5　L／D）日．　For　the　composite　liner，　Ae：Equivalent　area（＝（～。／ん信），

g．：Equivalent　ra七e　for　leakage（dependent　on　the　shape　of　the　defbcts，　contact　quality　between　the　soil　and

geomembra丑e，　and　the　depth　of　leachate）．　For　others；孟：time［Tユ，　c．：concentration　of　the　refEered　chemical

beneath　the　geomembrane［Mじ3］，」：mass且ux［ML－2T－1］．

2）Definitioロof　Q／Q＝πρωんω（∫4／128μg，（in　case　d〈捗g），　Q；0βα（2gんのo’5（in　case（オ〉古g）

　解析においては式（4．1）に示した飽和・不飽和浸透流の基礎方程式に基づいた有限要素解析を適用

し，図4．8に示す軸対称二次元断面において，微小な円形の損傷部を有する遮水シート上部に一定の

水位妬が保たれた状態での損傷部からの流量Qを算出した。表4．8に使用したパラメータを示す。

なお，浸透流は飽和定常流とし，解析領域のうち底面境界のみを排水条件とした。また，本解析は海

面埋立処分場を対象としていることから，水圧，構造物による上載圧が作用している条件下のもの

である。従って，前節で示した遮水シートと基盤の隙間の影響については，比較的たわみ性のあるメ

ンブレン系の遮水シートは，0．5m程度の土被りに相当する上載圧があれば隙間は生じない（Walton

e七al．1997）とさ・れていることから考慮していない。解析対象領域は事前検討において領域半径丁が

100cm以上の場合，γの大きさによるQへの影響はみられなかったので，　r＝100　cmで固定した。

　上述のパラメトリックスタディの結果，損傷部からの漏水量Qと算出結果と表4．8に示した影響要

因との相関は，以下の通りにまとめることができる（嘉門・乾2002）。

1）漏水量Qは基盤層の透水係数砺および損傷部の直径dの影響を受け，それぞれほぼ線形の比

　例関係を示す。

2）基盤層の層厚孟、，および遮水シートの厚さ孟9はQの算出結果にほとんど影響を与えない。

　この結果より，損傷部からの流量Qは，損傷部の直径dと基盤層の透水係数砺に対してそれぞれ

独立に一次の相関関係を有すると判断できる。図4．9（a）に，異なるんωに対するQと醜×dの関
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geomembrane

勉cm

circular　defもct

cm）

「
μcm

underlying　layer

（hydraulic　conductivity：丸、　cm／s）

図4．8損傷部からの漏水量評価に用いた解析断面

表4．8パラメトリックスタディの要因と入力値

Parameters Unit　Inpu七values

Hydraulic　conductivity　of　underlying　layer　馬 cm／S 1．0×10°，1．0×1r3，1．0×10－5，1．0×10『7

Thickness　of　geomembrane　　　　　　　　オg cm 0．1，0．2，0．3，0．4，0．5

Thickness　of　underlying　layer　　　　　　　　　㌔ cm 30，60，200，500．1000

Diameter　of　circular　defect　　　　　　　　d cm 0．2，0．4，0．6，0．8，1．0，1．2

Hydraulic　head　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　んω cm 30，300

103

　　10L

曾
袖

ε
qlO’1

ゼ
田

跳10－3
璽
＄

　　10－5

（a）

藍0－7

　10’1【，　　　10’8 10－6　　　10’4　　　10’2

　馬×4（cm2／s）

10【レ

10L

10°

窃10’L
奇
賃

OlO－2
◎

歪10・3
讐

＆

毘104
8

　10’5

（b）

　　　　　　　　　　　Proposed　equation　fbr々臣置300　cm

　　　　　　　　　　　Proposed　eq隣ation　fbr乃、び＝30cm
　　　　　［コGlroud（1997）、br馬軍300　cm，ゴ＝02－1．O　cm

lO’6　　　　　　　　　　　　た暫＝LE－02・IE－08cm／s，’閲菖50－200cm

　　　　　翻Gi…d（1997）励1．－30、叫〃－0，2．LO、m

　　　　　　　　　忌甘轟且E－02－IE・080m／s，’貯謹50－200　cm
量〇－7

　10’s　lα7　10逝　10－5　104．10・3　10・2

　　　　　　　　　　ん〆6（cm2／s）

図4．9〔～と碗×dの関係，およびGrioud（1997）による提案式との比較
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係を両対数表示で示す。Qは広範な範囲の砺x4に対して線形関係を有しており，

（4．10）のように近似することができる（Kamon　et　aL　2002b）。

この関係式は式

（～＝2．62×1ごu×d×んω （4．10）

さらに，式（4．10）をGiroud（1997）による提案式によるQの算出結果と比較したものを図4．9（b）

に示す。式（4．10）により算出した流量はおおむね，Giroud（1997）によるものとほぼ同じオーダー

を示しており，式（4．10）による損傷部からの流量の推定結果は概ね妥当であると判断できる。但し，

砺×4が小さい範囲，すなわち基盤層の透水係数が低い場合，式（4．10）は1オーダー程度小さな算

出値となった。これは，Giroud（1997）による提案式は基盤層と遮水シートの接触状態を考慮して

いるため，透水係数が低い場合は，漏水量が接触状態に依存すると推測できるが，式（4．10）は上述

のように基盤と遮水シートが完全に接触していると仮定しているため，流量を小さく見積もっている

と考えられる。

　次に，ある損傷頻度を有する遮水シートからの単位面積当たりの漏水量を式（4．10）を用いて算出

し，それと等価な透水量を与える遮水シートの透水係数を等価換算透水係数砺と定義し，これを求

めた。遮水シートの材料定数として一意的な透水係数ではなく，等価換算透水係数幅を与えること

により，各種要因による影響を考慮した漏水量の評価が可能になると考えられる。ん。gはDarcyの法

則に基づいた以下の式（4．11）～（4．13）により容易に求めることができる。但し，損傷部の面積は

シートの面積と比較して非常に小さいものと仮定している。

Qd＝・2．62×κu×（オ×んω×！ （4．11）

Q，一（転／砺＋オ9／ん9）－1んω （4．12）

Q。q－Qd＋Q，一（。侮＋舌9／鳶。g）－1煽 （4．13）

ここで，Qグ単位面積・時間当たりの遮水シート損傷部からの漏水量（L3／T／L2），！：遮水シートの

損傷頻度（L－2），Qg：非損傷部からの通水量（L3／T／L2），妬：遮水シートの透水係数（L／T），　Q。g：

損傷頻度！で損傷を有する遮水シートからの通水量である。

　式（4．11）～（4．13）を用いて，高密度ポリエチレンシート（HDPEシート，オg＝0．2　cm，秘＝

2，5×10－13cm／s），およびポリ塩化ビニルシート（PVCシート，ら＝0．3　cm，κg＝1．6×10｝11

cm／s）を対象に算出した様々な4，砺，！に対するκ。9を図4．10，図4．11にそれぞれ示す。算出に

あたっては煽＝100cm，㌔＝50　cmと仮定した。なお，。図4，10，図4．11中の網掛け領域は通

常の施工で予想される損傷頻度の範囲を示している。図4．10，図4．11のチャートを用いることによ

り，損傷の大きさd，損傷頻度！，基盤層の透水係数砺に従って，損傷からの漏水を考慮した遮水

シートの透水係数をん。qとして決定することができる。算出結果をみると，　HDPEシートを透水係数

砺＝1・0×10一7cm／sの難透水性層上に敷設した場合・通常の損傷頻度の範囲においてはκ。gはシー
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図4．10HDPEシートを対象とした等価換算透水係数ん。qの算出結果

　　　　（4cm，々。　cmls）＝（defect　diameter，　under！ylng　iayer　hydraulic　conductMty）
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図4．11PVCシートを対象とした等価換算透水係数た。qの算出結果

ト自体の透水係数砺にほぼ等しい。これは，難透水性層上に敷設されたシートの損傷部からの漏水

量は有意なものでなく，ダブルライナーとして遮水工が機能していることを示している。一方，基盤

層の透水係数が砺＝1．0×10－3cm／sと低い場合には，ん，gは秘と比較して数オーダー大きな値と

なり，損傷部からの漏水が大きな影響を与える。例えば，1．0×10－3cm／sの基盤層上に敷設された

HDPEシートの材料パラメータを推定する揚合，損傷の大きさ4，頻度！にっいては未解明な部分が

多いため，施工品質が比較的悪く（！＝10『2m－2），損傷部も大きい（d＝1．Ocm）として安全側

で評価を行うと，κ。q＝10－9　cm／s程度の設定が妥当であると考えられる。
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4．5　ケーソン式鉛直遮水護岸の有害物質遮蔽性能の評価

4．5．1　遮水シートの損傷頻度の影響

　DFシリーズとして，損傷頻度！が比較的高い200個／ha，および損傷頻度が低い2．5個／haの2

ケースを実施し，遮水シートの損傷による有害物質遮水性能への影響を評価した。

　遮水シートには2mm厚，透水係数柘＝2．5×10－13　cm／sのHDPEシートを使用したと仮定した。

遮水シートの透水係数として，それぞれの損傷頻度における遮水シートの等価換算透水係数を4．4．2

に示した考え方，および図4．10に基づき，1．0×10－9cm／s（プ＝200個／ha），1．3×1rll　cm／s

（ノ＝2．5個／ha）をそれぞれ与えた。なお，ケーソンの透水係数については目地遮水工が有効に機能

していると仮定し，1．0×1rg　cm／sを与え，裏込め材には砂を用いると仮定した。
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図4．12遮水シートの損傷頻度による有害物質の濃度分布への影響（50年経過後）

　Case　DF－1，およびDF－2における50年後の汚染物質濃度分布を図4．12に示す。損傷頻度が高い

Case　DF－1では，　GM1の損傷部を通過した水平方向の流れがGM2の損傷部，捨石マウンド層を通過

し，場外へ比較的高濃度で汚染物質が流出する挙動が確認される。一方，損傷頻度の低いCase　DF－2

では有害物質が損傷部から漏出せず，シート下部の基盤層に浸透する挙動を示し，場外への流出が抑

制されている。各Caseにおける有害物質の流出最大濃度とTMFの経時変化を図4．13に示す。50年

後の流出最大濃度に着目すると，Case　DF－2ではほとんど有害物質の流出は確認されないが，　Case

DF－1では処分場内の有害物質濃度に対して80％程度の濃度で流出している。また，　TMFについて

50年経過後で比較すると，Case　DF－1ではDF－2と比較して3オーダー大きな値を示した。

　以上の結果より，遮水シート損傷頻度が高い場合には，有害物質の遮水性能が著しく低下し，護岸
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図4．13遮水シートの損傷頻度による有害物質の流出最大濃度（左）とTMF（右）

の鉛直遮水工としての機能が損なわれると考えられる。しかしながら，遮水シートの実際の損傷頻度

を確定することが非常に難しいこと，ならびに護岸の設計においてはFail－safeの設計規範の概念か

ら，遮水シートの損傷が生じた場合においても十分に遮水機能を発揮するものが推奨されるべきであ

る。したがって，以降の検討においては損傷頻度の高い場合を想定し，遮水シートは200個／haの頻

度で損傷を有するとして解析を行った。

4．5．2　裏込め材料の影響

　裏込め材料（図4．7中のBackfill）として礫，砂，事前混合安定処理土をそれぞれ使用した場合を

想定して，裏込め材料の透水係数と有効間隙率を表4．9に示す値に変化させ，護岸の遮水性能への影

響を検討した。なお，事前混合安定処理土は，土質，施工状況，固化材添加量等により透水係数が変

化することから，1．0×1r4　cm／s，および1．0×1r5　cm／sの2ケースについて解析を実施した。

　表4．4に示す解析ケースのうち，Case　BM－1およびBM－3における全水頭分布図を図4．14に示す。

裏込め材料に礫を使用したCase　BM－1においては，遮水シート損傷部および裏込め層を通過した流

れによりケーソンおよび捨石マウンド部に動水勾配が作用し，場外へ流出が生じる傾向がみられる。

一方，裏込め材料に事前混合安定処理土を使用したCase　BM－3においては，遮水シートおよび裏込

め層が遮水性を発揮し，海底粘土基盤を通過する流れが卓越する傾向がみられた。

表4．9裏込め材料の材料パラメータ

Back丘ll　materlal　Hydraullc　conductlv1七y（cm／s）　Ef玉ectlve　poroslty（一）

　　Gravel

@　　Sand

rtabilized　soil

　　　　1．Ox10－1

@　　　1，0×10㎜3

P．0×10－40r1．0×10－5

0．30

O．40

O．45
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図4．14裏込め材料の透水性による全水頭分布への影響（上：穐＝10－1cm／s，下：ん、＝1r4　cm／s）

　Case　BM－1～4における護岸から流出した有害物質の流出最大濃度とTMFの経時変化を図4。15に

示す。流出流出濃度，TMFともに裏込め層の遮水性の向上に伴って大きく低減されている。特に，

TMFはオーダーレベルで低減されており，裏込め材料の選定が護岸の遮水性に大きく影響すること

は明らかである。この要因としては，遮水シートの損傷頻度が高いという仮定に基づいていることか

ら，図4．10に示されるように裏込め層の透水性が高い場合には損傷部からの流量が増加し，換算透

水係数が大きい値をとるためである。さらに，編≦10『4cm／sの場合には基盤層を通過する流れが

卓越するため，流出に要する時間（トラベルタイム）を要すること，また基盤層では粘土分による有

害物質の吸着が生じることから，有害物質の流出が低減されると考えられる。

　裏込め層の透水係数と50年および100年経過後に図4．7中のA－A断面を通過するTMFおよび流量

の関係を図4．16に示す。流量については裏込め層の透水係数の低下とともに徐々に減少する。TMF

については，裏込め材料の透水係数が1．0×10－3cm／sより大きい場合には，50年後，100年後とも

にほぼ流量と等しい。ここで，TMFが流量と等価となっているのは，　A－A断面を通過する流れのう

ち，流速が卓越している領域において濃度が廃棄物層内と同じ100になっていることを示す。一方，

裏込め材料の透水係数が1．0×10－3cm／sより低い場合には流量より小さくなっており，100年後に

おいても有害物質の輸送に遅延効果がみられる。処分場のサービスライフを何年に設定するかが有害

物質の遮水性能を評価する上で重要ではあるが，100年をサービスライフとして想定すると，裏込め

材料の透水係数が1r4　cm／sオーダー以下の材料を用いることが，有害物質輸送の抑制に効果的であ

るといえる。さらに，裏込め材料の透水性は遮水シート損傷に伴う漏水量に大きな影響を及ぼす要因

であり，ダブルライナーという観点からもその重要性は高い。そこで，以降の検討では裏込め材料と
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図4．15裏込め材料の透水性による有害物質の流出最大濃度（左）とTMF（右）

100

　100

璽鯉

ll：：

ll：：

11び

1° Pα、

十Flow　rate
{100years　Mass刊ux
齔b50years　Mass　flux

10－5　104　10－3　10’2　1α1　100
Backfill　hydrau［ic　conductivity（cm／s）

図4．16裏込め材料の透水性による有害物質の輸送量

して事前混合安定処理土を適用することを想定し，透水係数を1．0×1r4　cm／sとして解析を行った。

4．5．3　ケーソン目地遮水工の影響

　廃棄物埋立護岸に設置される各ケーソン間の目地には充填材による目地遮水工が設置される。しか

し，波や水圧によってケーソンが移動し，目地遮水工に損傷をきたす可能性が考えられることから，

目地遮水工の有無による遮水性能への影響，ならびに目地遮水工を設置した場合における捨石マウン

ド部の遮水工に求められる性能をCJシリーズにおいて検討した。

　ケーソンの目地遮水工の亀裂からの流量の推定にあたっては，同じく目地遮水工の亀裂からの流れ

と考えられる鋼矢板継ぎ手からの流れの評価結果を参考とした（港湾空間高度化センター港湾・海

域環境研究所2000）。鋼矢板等の遮水性能の表記は他の遮水工との比較を容易にするために，継ぎ

手からの漏水量に基づいて，Darcy則に準じて鋼管矢板壁を厚さ50　cmの均一な透水層として換算し
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図4．17ケーソン護岸目地部の遮水性による有害物質の濃度分布への影響

た換算透水係数が用いられ，その値は100～10－1cm／s程度になるとされている（運輸省第五港湾建

設局2000）。この結果を参考にすると，ケーソンの目地遮水工が破損した場合にもほぼ同じ程度の

漏水が発生すると考えられる。このことから，ケーソンと鋼矢板の寸法の相違，目地間隔の相違等も

考慮して，ケーソンの目地遮水工破損時の換算透水係数を1．0×lrl　cm／sとして解析を行った。

　Case　CJ－1，および比較として目地遮水工を設置したと仮定しているCase　BM－3の75年経過後の

有害物質濃度分布を図4．17，A－A断面を通過するTMFの経時変化を図4．18にそれぞれ示す。図4．17

より，ケーソンの目地遮水工の有無により有害物質の流出経路が変化していることがわかる。Case

CJ－1においては，　GM1の損傷部を通過してケーソンを通過する流れと，　GM1下部の基盤層から捨

石マウンド部のGM2を通過し，捨石マウンド層からケーソンへと到る流れが卓越している。一方，

Case　BM－3においては，　GM1下部の基盤層を通過する流れとGM1損傷部を通過する流れが捨石マ

ウンドを経由して流出する経路が卓越している。しかし，図4．18に示すように，いずれのCaseとも

TMFにはほとんど差異がみられない。このことは，ケーソン目地遮水工が破損した場合においても

有害物質の流出経路が変化するものの，護岸の遮蔽性能には影響がないことを示している。

　このことは逆に，目地遮水工を設置した場合に護岸全体としての遮水性能を高めるためには，捨石

マウンド部に敷設されるGM2の遮水性を併せて強化し，捨石マウンド部を通過する流出を抑制する

必要があることを示唆している。そこで，目地遮水工の設置が護岸全体の遮水性能の向上に寄与する

ために要求されるGM2の遮水性能を把握するために，　GM2を設置しない場合，およびGM2の透水

係数を10　7～10－11cm／sに設定した際の護岸の遮水性能への影響をCase　CJ－2～6において検討し

た。なお，GM2を設置しない場合はその前面の事前混合安定処理土層の透水係数1．0×10－4　cm／sを
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図4．19GM2の遮水性とTMFとの関係

GM2の透水係数として与えている。なお，　GM2に要求される遮水性能はシート材料の透水係数では

なく，損傷による漏水を考慮した輪による評価を行っている。各ケースにおけるA－A断面を通過す

る流量，および50年後，100年後TMFの算出結果を図4．19に示す。

　図4．19より，GM2がκ，g＝1．0×1r8　cm／s以上の透水係数では，　GM2を設置しない場合とTMF

がほぼ等しく，ケーソン目地遮水工の設置が護岸全体の遮水性能に寄与しないといえる。しかし，10－9

cm／sオーダー以下の透水係数となる場合，特にTMFが大幅に低減される。このことから，　GM2の

換算透水係数が1rg　Cln／sオーダー以下であればGM2および捨石マウンド層は護岸全体の遮水性

の向上に寄与すると考えられる。なお，GM2に要求される遮水性は砺により評価していることか

ら，GM2の遮水性能の維持にあたっては裏込め材料の透水係数，損傷頻度等を管理する必要がある

が，捨石マウンド上に2mm厚のHDPEシートを敷設した場合に要求される施工品質を式（4．11）～

（4．13）から算出すると，損傷頻度！が10－4（1／m2）オーダーであることが求められる。この損傷頻

度は，1～10箇所／haと同等であるが，4．4に示したように施工品質検査を実施した場合は十分達成
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可能な範囲であるといえる。

4．5．4　GM1の接地長の影響

　護岸全体の遮水性を向上する方法として，4．3．3で示したようにGMと基盤との接地長を延長する

ことが考えられる。そこで，GM1と粘土層との接地長を5～22　mにまで変化させた場合の護岸の遮

水性能への寄与をCLシリーズとして検討した。

　CLシリーズのうち，　Case　CL－3（接地長16　m），および接地長が5mの解析ケースであるCase

CJ－1の75年経過後の濃度分布図を図4．20に示す。なお，ケーソンの透水係数は1．0×1rl　cm／sと

し，目地遮水工は機能していないと仮定した。Case　CL－3ではGM1の損傷部を通過してケーソンを

浸透する流れが確認されるものの，GM1下部の海底粘土層を通過する経路からの有害物質の漏出が

Case　CJ－1と比較して大幅に抑制されていることが確認できる。これは，接地長を延長することによ

り，海底粘土層を通過する流れのトラベルタイムが増加し，相対的にGM1を通過する流れが卓越す

るためである。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　X－distance（m）
　　　　　　　　　　　0　　　　　10　　　　20　　　　30　　　　40　　　　50　　　　60　　　　70

0

　10

ε

820
長

誓

メ30

100

§

醤

磐

8

　　　　　　　　　　　　　　　　X－distance（m）
0　　　　10　　　　20　　　　30　　　　40　　　　50　　　　60　　　　70

0

　10
ε

820
§

弩

メ30

100

§

程

§

8

図4．20GM1の接地長による有害物質の濃度分布への影響（75年経過後）

　CLシリーズで得られたA－A断面における流量および50年後と100年後のTMFと接地長の関係

を図4．21に示す。接地長を延長すると流量は一意的に減少するものの，50年経過後のTMFについ

ては，10m以上延長してもその抑制効果がみられない。これは，接地長を延長することにより確実

に流量は減少するものの，海底基盤層を通過する流れと比較してGM1の損傷部を通過する流れによ

る有害物質の輸送が卓越するため，接地長延長の効果が小さくなったと判断できる。但し，接地長が
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図4．21GM1の接地長とTMFとの関係

短い場合はCase　CJ－1の濃度分布図でも確認できるように，時間の経過とともに海底粘土層を通過し

た有害物質が場外に到達する挙動がみられるため，接地長の延長により基盤層を通過する流れを遅延

させる効果があると考えられる。また，図4．21に示した100年経過後のTMFについては，接地長が

10m以上の場合にも多少の抑制効果は確認できるが，10　m以下の場合と比較して相対的にその効果

はノ」・さい。

　以上の結果より，接地長延長による護岸の遮水性能への寄与を図る場合，本解析で対象とした護岸

構造においては接地長10mが最適であるといえる。但し，この最適接地長の大きさはGM1の損傷

頻度や裏込め層厚に依存することに留意する必要がある。例えば，GM1の損傷頻度が小さいとした

場合，GM1損傷部を通過する流れによる有害物質の輸送が低減されるため，接地長の延長による効

果が高くなり，最適接地長はより大きな値をとると考えられる。

4．5．5　複合ライナー敷設による効果

　4．5．1～4．5．4の検討では，遮水シートの損傷箇所からの漏水によるリスクを最小限にするため，裏

込め材料の透水係数として1．0×10－4cm／s以下が必須であるとして議論を行ってきた。しかし，裏

込め材料の選択肢が限定されることは，海面処分場の設計が非常に制限されてしまう。そこで，裏込

め材料として低透水性の材料が使用できないようなケースにおいて，多層構造を有する遮水性の高い

複合遮水シート（以下，CGMと略す）をGM1に適用した場合の護岸の遮水性能を検討した。　CGM

は二重の遮水シート間を1，0×10－12cm／s以下の遮水性を確保できる難透水性材料により充填した

三層構造を有している。そのため，通常の遮水シートとは異なり，損傷が生じた場合にも漏水が生じ

ない材料である（嘉門ら2002a）。解析ではGSシリーズとして，ケーソン目地遮水工が機能してお

らず，裏込め材料として礫もしくは砂を使用したケースを検討した。

　裏込め材料に礫を使用することを想定したCase　GS1－1の75年経過後の濃度分布図を図422に示

す。CGMを使用した場合は，シートの損傷による漏水が発生せず，　GM1下部の海底粘土層を通過す
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図4．22CGMの設置による有害物質の濃度分布への影響（75年経過後）
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図4．23CGMの設置によるTMFへの影響

る流れにより有害物質が流出する挙動が確認できる。

　Case　GS1－1およびGS1－2のA－A断面におけるTMFの経時変化を図4．23に示す。比較のため，通

常の遮水シート＋事前混合安定処理土を裏込め材料としたCase　BM－3の結果も併せて示す。　CGM

を使用した場合，裏込め材料の透水係数は高いものの，シート損傷箇所からの流出が発生せず，海

底粘土層を通過する流れが卓越すること，また海底粘土層による有害物質の吸着が生じることから，

TMFはCase　BM－3とほぼ同程度の値を示す。

　さらに，4．5．4で示した接地長の延長による遮水性能の向上効果を，CGMを使用した場合について

も検討した。解析では裏込め材料に礫を使用した場合を想定し，接地長を5m，7m，10　m，15　m，20

mとして検討を行った。A－A断面を通過する流量および50年および100年経過後におけるTMFと

CGMの接地長との関係を図4．24に示す。　CGMを使用した場合，図4．22で示したようにCGM下

の海底基盤層を通過した後に，裏込め材料からケーソンを通過して処分場外へ流出する挙動が卓越し

ており，トラベルタイムの大半は海底基盤層を通過する際に消費されると判断できる。よって接地長

を延長した場合，海底基盤層を通過する距離が長くなり，有害物質の吸着量も大きくなることから，

TMFが大幅に減少する傾向がみられる。但し，接地長を15　mから20　mに延長した場合に比較的
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図4．24CGMの接地長とTMFの関係

TMFの低減効果が減少するのは，低濃度であるが分散による物質輸送の影響が無視できなくなった

ためであると考えられる。

4．6　ケーソン式鉛直遮水護岸の最適構造とその評価

4．6．1　最適護岸形式の提案

　4．5での議論に基づいて，有害物質の遮水性能が高く，遮水シートや裏込め材料，ケーソン目地工

といった各遮水工が効率的に機能している重力式ケーソン型の廃棄物埋立護岸の設計手法をまとめる

と，図4．25に示す検討フローを提案することができる。図4．25に従うと，遮水シートや裏込め材料，

ケーソン目地工といった各遮水工が効率的に機能している護岸構造として以下に示すType　I～Type

IVを提案することができる。但し，提案した護岸構造は，遮水シートの損傷頻度が不確定であるこ

とを受け，比較的高い頻度で損傷を有しているという仮定のもとで検討したものである。

1）Type　I：裏込め材料に事前混合安定処理土を用いて，透水係数1．0×10－4　cm／s以下を確保し，

　GM1の接地長を5m以上とする。　GM1＋裏込め材が遮水性を担保する遮水工。

2）Type　I：裏込め材料に事前混合安定処理土を用いて，透水係数1．0×10一4　cm／s以下を確保す

　る。さらに捨石マウンド部のGM2は二重シート等により10－10　cm／sの程度の遮水性を確保し，

　ケーソン目地遮水工も設置する。Type　Iにケーソン目地遮水工＋捨石マウンド遮水シートによ

　り担保される遮水性を付加した遮水工。

3）Type皿：裏込め材料に礫，　GM1としてCGMをそれぞれ使用し，海底粘土層へのCGMの接

　地長を5m以上とする。　CGM，および海底粘土層におけるトラベルタイムの消費により遮水

　性を担保する遮水工。
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図4．25ケーソン式廃棄物埋立護岸の遮水性確保のための検討フロー

4）Type　IV：裏込め材料に砂，　GM1にCGMをそれぞれ使用し，海底粘土層への接地長を5m以

　上とする。Type皿と同じ機構iの遮水工。

　Type　Iは，信頼性の高い遮水性能を有する事前混合安定処理土による裏込め層が主な遮水機能を

受け持つ構造であり，遮水シートが損傷を有する場合にもダブルライナーとして遮水性を安定的に保

ち，海底粘土層を通過する流れを卓越させることにより遮水機能を発揮する。なお，ケーソン目地遮

水工と捨石マウンド部遮水工については設置していない。これは，図4．18，4．19で示したように，護

岸全体としての遮水性を高めるためにはケーソン目地，捨石マウンド両者の遮水性を確保する必要が

あり，非経済的な設計となるためである。

　Type　I［は，廃棄物の有害性が比較的高いなどの理由により，より高い遮水性が埋立護岸に要求さ

れる場合の護岸形式として考慮した。ケーソン目地遮水工が長期にわたって安定した遮水性を発揮す

ることは困難であると推測されるが，護岸全体として複合的な遮水構造を持っことにより大きく遮水

性が高まる。
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　Type皿およびIVは，遮水シートの損傷に対しても高い遮水性を維持できるCGMによる遮水工

であり，図4．23に示したようにType　Iと同等の遮水性能を有すると考えられる。

4．6．2　各護岸形式の性能評価

　4，6．1で提案した護岸構造形式について，4，5で示した解析結果に基づいて性能比較を実施した。評

価にあたっては，流出最大濃度，およびTMFの2っの基準を用いた。　Type　I～IVまでの護岸形式を

対象とした接地長による100年経過後における流出最大濃度の変化，同じく接地長による100年経過

後のTMFの変化を図4．26，図4．27にそれぞれ示す。
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図4．26提案した護岸形式における有害物質の流出最大濃度の比較（100年経過後）
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図427提案した護岸形式におけるTMFの比較（100年経過後）

　図4．26より，Type］1の護岸がType　Iと比較して2オーダー，　Type皿，　IVと比較して1オーダー

低い流出最大濃度を示しており，有害物質の遮蔽性能が最も高いと判断できる。基本的に海面処分場

への埋立処分基準は，排水基準と同じ濃度に設定されているため，0／σo＝1．0，すなわち流出濃度が
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処分場内の濃度と同等にならない限り排水基準は満たすと考えられる。しかしながら，埋立処分基準

の判定は特定の試験条件における有害物質の溶出濃度に基づいており，処分場内におけるpH，　ORP

等の変化により，処分場保有水中の有害物質濃度が埋立処分基準より高くなる可能性を考慮する必要

がある。例えば，Type皿の構造形式で接地長が5mの場合，処分場内の濃度が基準値の5倍程度に

なると，100年経過後には流出水の有害物質濃度が0．6σo程度であることから，排水基準濃度を大幅

に超過する有害物質が流出する計算となる。従って，有害物質の含有量が高いなど溶出ポテンシャル

が高い廃棄物を埋立処分する場合には，接地長を延長するなどの対応が有効であると考えられる。ま

た，処分場内の保有水の水質をモニタリングし，排水基準よりも高濃度となる有害物質の存在が確認

された場合には，流出濃度が何年後に排水基準を上回るかという判断に基づいて，優先的に対処する

ことも可能である。

　一方，TMFの観点から各構造形式の遮水性能を検討したところ，流出最大濃度とほぼ同様にType

Hが最も高い遮水性能を示した。しかし，Type豆に関しては，ケーソン目地遮水工が護岸の遮水性

に寄与しているため，長期にわたって波浪等を受けた場合における目地遮水工の破損により，護岸の

遮水性能が低下する可能性が高い。そのため，長期的なType∬の護岸からの流出量は，　Type　Iに漸

近すると考えられる。

　これらの検討結果から，ケーソン型廃棄物埋立護岸の設計においては，目地遮水工や遮水シートと

いった長期的な信頼性について不確定要因の多い遮水工に遮水性を期待する構造ではなく，図4．25に

基づいて提案したType　I，皿，　IVのようなダブルライナーの思想や低透水層でのトラベルタイムの

消費という信頼性の高いメカニズムに基づく構造を適用することが望ましい。さらにモニタリングや

維持管理を継続的に実施し，有害物質の流出が生じた場合には適宜対応することが経済性の高い手法

であると考えられる。

　その一方で，ケーソン目地遮水工が安定した遮水性を有すれば遮水性能の向上に大きく寄与するこ

とがType　Hに関する評価結果からも明らかであり，原位置における目地遮水工の耐久性の向上や耐

用年数を把握を図ることも肝要である。

4．7　鋼矢板式構造を有する管理型廃棄物埋立護岸の遮水性能

　これまで議論してきたケーソン式埋立護岸の他にも，図4．5b）に示した鋼矢板，もしくは鋼管矢

板式護岸は海面処分場において一般的に用いられる構造である。鋼（管）矢板式護岸を管理型海面処

分場の埋立護岸として用いる際に，検討が必要とされる構造細目には以下の項目が挙げられる（港湾

空間高度化センター港湾・海域環境研究所2000）。

1）根入長：外力に対する構造物の安定上から必要な根入長と遮水性能から要求される根入長を考慮。

2）矢板継手部の遮水性：継手部への膨潤性止水材の塗布（鋼矢板），および継手嵌合部へのモル

　タルの充填やモルタルジャケットの使用（鋼管矢板）により鋼矢板式護岸の遮水性を確保する。
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3）鋼材の腐食と防食対策：廃棄物中に打設された鋼材の腐食速度は土中と比較して高く（清水

　ら1990），特に埋立直後に腐食が進行することから（波多野ら1990），設計，施工において

　は留意が必要となる。

　特に，遮水性能の観点からは「2）矢板継手部の遮水性」にっいて，廃棄物埋立護岸に用いる場合

に要求される遮水性能を明らかにするとともに，各種止水工法の遮水性能とその耐久性を評価する必

要がある。そこで本節では，鋼（管）矢板式護岸を対象として実施された各種止水工法の実験的検討

の事例，護岸の要求性能と適正構造に関する評価事例をレビューすることにより，鋼矢板式構造を有

する埋立護岸の遮水性能にっいて議論を行う。

4．7．1　鋼（管）矢板式護岸の遮水性に関する実験的検討

　鋼（管）矢板式護岸継手部からの漏水に対してはDarcy則に従わないと考えられるが，その評価に

あたっては便宜上，継手部からの透水量と等価な流量を与える地盤材料で構成された壁体の透水係数

（換算透水係数）鳶’［LT－1］が一般的に用いられている。ん’は以下の式（4．14）によって与えられる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　β婁L一襟　　　　　（414）

ここで，Q：単位時間当たりの継手からの漏水量［L3T－11，　B：鋼（管）矢板の継手間隔［L］，　L：継

手長さ［L］，△ん：水頭差［L］，T：換算透水層厚さ［L］である。なお，Tについては0．5～1．Om程度

に設定されるのが一般的である。なお，止水処理をしない場合の鋼（管）矢板護岸の透水性は，1m

厚さの仮想壁体とした場合に10一5cm／sオーダーの換算透水係数を示すことが報告されており，さら

に鋼管矢板の換算透水係数は鋼矢板と比較してやや小さいとされている（日本埋立凌洪協会2001）。

　鋼矢板を遮水性護岸に用いる場合，継手部にはポリウレタン樹脂等を原料とする吸水膨潤性止水材

が塗布される。止水材は継手内で周囲の水を吸収・膨潤し隙間を埋めることにより，遮水性を発揮す

る。例えば中山ら（2000）は，1皿w型（広幅）鋼矢板を対象として，現場で打設した継手部を切り出

し，耐水圧試験を実施している。従来型の継手，および鋼矢板打設時の止水材剥離防止を目的とした

改良型の継手からの漏水量を50cm厚の均一層に換算した結果，換算透水係数は1×10－8　cm／s以下

となることを示している。一方，岡ら（2003）は鋼矢板継手部の止水材として水膨潤性ゴムシール材

を用いることにより，60cm厚の均一層に換算した換算透水係数が10－9～10－10　cm／sオーダーの遮

水性を発揮することを示しており，市販の吸水膨潤性止水材と比較して，鋼矢板打設時の損傷に対し

て同等以上の耐性を有することも施工試験において確認している。

　鋼管矢板を遮水性護岸に用いる場合，継手嵌合部の空間にモルタルを充填することで遮水性を確

保する方法が一般的に採用されている。沖ら（2003）は，曲げ試験終了後の鋼管矢板継手（P．P型，

P－T型）の遮水性能を耐水圧試験によって評価しており，モルタル充填の場合においては10－7cm／s

オーダー，アスファルトマスチック充填や止水ゴムを併用した改良継手においては，1×10－8cm／s

以下の換算透水係数（50cm層厚の均一層に置換）を示すことを報告している。
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　これらの先行研究より，鋼矢板護岸については換算透水係数で10－9～1r10　cm／s，鋼管矢板護岸

については1r7　cm／sオーダーの遮水性能をおおよそ有すると推測できる。但し，長期に渡って供用

した場合には止水性能の劣化等の影響が懸念されることから，処分場建設後のモニタリング等によっ

てデータの蓄積を図る必要があるといえる。

4．7．2　数値解析による鋼（管）矢板式護岸の遮水性能の評価事例

　嘉門ら（2000）は，PCBを含有した汚染底泥の海面処分を想定し，図4．28に示すような二重鋼矢

板式護岸を有する管理型海面埋立場からのPCBの流出挙動について，本章と同様の移流分散解析を

用いて評価している。さらに数値解析結果に基づいて，漏出を抑制する適正な護岸構造について検討

を行っている。
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図4．28解析の対象とした二重鋼矢板式護岸断面（嘉門ら2000）

　前述のように，鋼（管）矢板式護岸の透水性はある層厚の均一土層に置換した換算透水係数によっ

て評価されるが，嘉門ら（2000）は鋼矢板を適当な透水係数と継手間隔から導出される間隙率を有

する材料と仮定することで，実寸法の材料として評価できることを示している。一方，4．7．1で示し

たように，鋼矢板護岸の有する現実的な遮水性能として考えられる換算透水係数1×10『8cm／s（50

cm層に換算）と等価な遮水性を二重に打設した鋼矢板がそれぞれ有していれば，50年程度は有害物

質の処分場場外への流出が抑制されることを数値解析により明らかにしている。

　さらに，供用期間や処分場内の有害物質の濃度によっては鋼矢板護岸のみでは遮水性能が不十分な

場合にも，場内側の鋼矢板と隣接させて鉛直遮水壁を鋼矢板と同じ根入れ深さまで打設することに

よって，護岸の遮水性能を大幅に改善できるとしている。図4．29に解析結果の一例として，鉛直遮

水壁の打設幅と場外への有害物質の流出フラックスの関係を示す。経過時間による影響を受けるもの

の，遮水壁の打設幅の増加させることにより，流出フラックスを効果的に低減できることがわかる。

　鋼管矢板式護岸についても，嘉門ら（2001）は図4．30に示す二重鋼管矢板護岸を有する海面埋立
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図4．29鉛直遮水壁打設深さと流出フラックスの関係（嘉門ら2000）

処分場を対象として，処分場からの有害物質の流出量を解析的に評価している。特に，処分場場外へ

の有害物質の流出フラックスに基づいて算出された鋼管矢板の最適な遮水性能は，1m厚の均一層に

換算して1r7～10－8　cm／sオーダーであることを示している。これは，4．7．1に示した実験的に得ら

れた鋼管矢板護岸の遮水性能とほぼ一致するものであることから，適切な止水工法を適用することに

より鋼管矢板式護岸は要求される遮水性能を発揮すると考えられる。

　以上の嘉門ら（2000，2001）による解析的検討，および4．7．1に示した鋼（管）矢板式護岸の遮水

性能による実験結果に関するレビューに基づくと，吸水膨潤性止水材の塗布やモルタル充填等の適切

な止水対策を行うことにより，鋼（管）矢板式護岸は管理型海面処分場の遮水性護岸として適用可能

な遮水性を発揮するといえる。ただし，図4．29の解析結果にも示されるように，本章で検討を行っ

たケーソン式護岸と同様，長期的には多少の汚染物質の流出は避けられない。したがって，鋼（管）

矢板式護岸の設計にあたっては，供用期間を設定した上で，数値解析によって求められる有害物質の

流出量に基づいて，その流出量が環境に深刻な影響を及ぼすのかどうかをリスク評価によって明らか

にすることが望ましい。
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図4．30解析の対象とした二重鋼管矢板式護岸断面（嘉門ら2001）
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4．8　本章のまとめ

　本章では，廃棄物の埋立処分時の地盤汚染物質の拡散防止技術として環境リスクの低減に有効であ

る廃棄物処分場の遮水工構造に着目し，今後，廃棄物処分量の増大が見込まれる管理型海面埋立処分

場の重力式ケーソン廃棄物埋立護岸を対象として，その遮水性能，および有害物質遮蔽性能の評価と

適正護岸構造の検討を実施した。評価にあたっては，処分場からの有害物質の流出を2次元移流分散

問題として定量的に評価し，遮水シート損傷部やケーソン目地等の局所的な漏出が生じた場合にも，

護岸全体として遮蔽機能を発揮する構造形式とその設計手法にっいて提案を行った。得られた成果を

以下に示す。

1）遮水シート損傷部からの漏水を考慮した遮水シートの材料パラメータの決定方法として，既存

　の研究成果，および飽和浸透流解析を用いた評価結果に基づいて算定される等価換算透水係数

　κ。gを遮水シートの透水係数として定義する手法を示した。この手法を用いることにより，一意

　的な見かけの透水係数を定義する場合と比較して，遮水シートの損傷頻度，遮水シート下層の

　透水性といった損傷部からの漏水量に影響を与える要因を簡便に考慮することができる。

2）重力式ケーソン廃棄物埋立護岸の遮水性能，および有害物質の遮蔽性能を数値解析により評価

　を行った結果，遮水シートの損傷頻度が高い場合は有害物質の場外への流出量が増加し，護岸

　の鉛直遮水工としての機能が損なわれる。しかしながら，ケーソン式護岸の裏込め材料として

　低透水性の事前混合安定処理土を適用することにより，ダブルライナーとして遮水工が機能し，

　損傷箇所からの有害物質の流出を抑制することが可能となる。この際，要求される裏込め材料

　の透水係数は10－4cm／sオーダー以下である。

3）ケーソン目地部に遮水工を設置した場合においても，捨石マウンド部を通過して有害物質が場

　外に流出する傾向がみられ，護岸全体としての遮水性能への寄与がみられなかった。そのため，

　ケーソン目地部遮水工を設置する場合においては，捨石マウンド部に敷設する遮水シートの遮

　水性を併せて向上させることが必須である。この場合，2mm厚の遮水シートを敷設することを

　想定すると，等価換算透水係数鳶。gに換算して1，0×10－9　cm／s以下の遮水性能が要求される。

4）海底粘土層に対する遮水シートの接地長を延長することにより，海底粘土層を通過する経路か

　らの有害物質の流出量が低減され，護岸全体の有害物質の遮蔽性能が向上する。しかし，接地

　長をある値以上に延長すると，遮水シートの損傷部を通過する流れによる有害物質の輸送が卓

　越するため，接地長の延長による護岸の遮水性能への寄与が小さくなる。このことから，50年

　経過後に場外へ流出する有害物質のTo七al　mass且uxに基づいて最適接地長を検討したところ，

　本解析で対象とした護岸構造では接地長10mが適当であった。

5）遮水シートに損傷が生じた場合にも漏水が発生しないジオシンセティック材料を遮水シートの代

　替材料として埋立護岸に適用した場合，裏込め材料の透水性が高い場合においても，遮水シー
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トと事前混合安定処理土による裏込め層による遮水工と同等の遮水性能を得ることができた。

また，海底粘土層に対する接地長に比例して護岸全体としての遮水性能が向上することが明ら

かとなった。

6）数値解析による重力式ケーソン廃棄物埋立護岸の遮水性能，および有害物質の遮蔽性能の評価

　結果に基づいて，護岸全体としての遮水性能が高く，遮水シートや裏込め材料，ケーソン目地

　工といった各遮水工が効率的に機能している重力式ケーソン護岸構造の検討フロー，およびそ

　れに基づいた適正な護岸構造形式を提案した。廃棄物埋立護岸の設計においては，目地遮水工

　や遮水シートといった長期的な信頼性にっいて不確定要因の多い遮水工に遮水性を期待する構

　造ではなく，ダブルライナーの思想や低透水層でのトラベルタイムの消費という信頼性の高い

　メカニズムに基づく構造を適用することが望ましい。

7）既往の研究のレビューに基づいて，鋼矢板・鋼管矢板式護岸の遮水性能を検討した結果，吸水

　膨潤性止水材の塗布やモルタル充填等の継手部における止水対策を適切に行うことにより，管

　理型海面処分場の遮水性護岸として適用可能な遮水性を発揮するといえる。しかし，各種止水

　工法の長期的な耐久性には不確定な要因が多いことから，現地調査結果等の蓄積を図る必要が

　ある。

8）今後の課題としては，有害物質の海面処分場内での挙動，特に溶出特牲や地盤への吸着特性を

　詳細に検討し，構造形式の選定にフィードバックさせる必要がある。さらに，護岸構造の設計

　においては，環境リスク評価の観点から周辺環境へ有意な影響を及ぼさない許容流出フラック

　スを明らかにし，数値解析で推定される供用期間中の流出フラックスと比較することによって

　適当な護岸構造を決定することが望ましい。



第5章

環境リスク評価手法を導入した地盤汚染対策効果の

定量化

5．1　概説

　環境リスクを評価基準とした地盤汚染対策の考え方は，1980年代後半から1990年代初頭にかけ，

Risk－Based　Corrective　Action（RBCA）として米国において導入されはじめ（US．EPA　1989），そ

の後，オランダ英国等においても普及し始めている。これは，すべての汚染サイトを完全に汚染開始

前の状況に回復することは技術的，コスト的に不可能なことから，浄化の優先順位や人の健康や生態

系に対する影響がないといえる浄化レベルを科学的根拠に基づいて明らかにし，効果的かつコストの

低い浄化対策を実施する必要があったことを背景としている。環境リスク評価を地盤汚染対策に導入

する利点としては，以下の項目が挙げられる（James　et　a1．1996；Washburn　and　Edelmann　1999）。

・対策を行わない場合のリスクを明らかにし，対策の必要性，優先順位を判定できる。

・影響度の高い曝露経路媒体，化学物質を推定することにより，調査を効率的に実施できる。

・浄化・浄化目標が科学的根拠に基づいて定量的に評価できる。

・コスト効果の高い浄化手法を選定することができる。

・対策実施中の安全性を評価することができる。

・終了後のモニタリング計画が策定しやすい。

　これを受けて，米国を中心として環境リスクに基づいた地盤汚染対策の評価手法が整備されつつあ

る。例えば，ASTMにおいては，1995年に地下タンクからの石油類の漏出による汚染サイトを対象と

したRBCAの適用に関する基準（ASTM　E　1739－95），2000年には土壌汚染サイト全般に対象を拡張

したRBCAの適用に関する基準（ASTM　E　2081－00）が示されている（American　Society　of　Testing

Materials　1995，2000）。オランダにおいて示されている包括的なリスク評価モデルCSOIL（van　den

Berg　1991），イギリス環境庁より示されているリスク評価モデルCLEA（Environment　Agency　2002）

128
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も地盤汚染問題を対象とした代表的な評価手法である。これらの手法を用いた浄化の必要性の判定

にあたっては，浄化を行わない場合の現在から将来に渡るリスクを当該サイトの土地用途を考慮しつ

っ，比較的安全側の仮定，パラメータを用いて評価を行う。対策が必要とされるリスクの値にっいて

は，U．SEPAにおいては1×1『4（U．S．EPA　1991），米国のNational　Contingency　Planにおいて

は1×1r6（Washbum　and　Edelmam　1999），世界保健機関で飲料水水質基準を設定する際に使用

されている許容リスク値は1×1r5（早水1993）と様々な値が提案されており，1×1r4～10－6の

範囲が一般的である。

　以上のように，地盤汚染問題を客観的に評価する手法として環境リスク評価のアプローチが有効か

っ合理的であるが，これまで，大気中汚染物質を対象としたリスク評価には比較的多くの事例がある

ものの（例えば，Yoshida　et　al．2001），地下水や土壌を対象として実サイトの詳細なリスク評価を

行った事例は少なく，リスクをベースとした土壌汚染対策の概念やファジー理論等を用いた不確定要

因の数学的評価手法の提案に留まっている場合が多い（Clewer　et　al．2001）。また，我が国固有の土

壌特性等を考慮したリスク評価に導入するパラメータも整備されておらず，そのための統計的なデー

タも不足していることから，当面は個別のサイト毎に詳細な調査を実施し，評価手法の整備を進める

必要がある。

　そこで本章では，廃棄物の不法投棄に起因するPCBsとダイオキシン類によって汚染された実際の

地盤汚染サイトを対象として，当該サイトにおけるモニタリングデータに基づいて，地盤汚染物質に

よる当該サイト内と近隣住宅地における環境リスクを解析的に評価した。対象サイトにおいては，複

合構造を有するキャッピングと地中連続壁による鉛直遮水工からなるCDF（Containment　Disposal

Facility）内に汚染土を封じ込め保管する対策が実施されている。

　はじめに，地盤汚染物質による環境影響評価の概念と具体的なプロセスを示し，それぞれのプロセ

スにおける評価項目とその方法を先行研究の成果に基づいて示している。さらに，本サイトにおいて

想定される曝露シナリオ（地下水の飲用摂取，大気の吸引摂取，土壌（SPM）の経口摂取，土壌の皮

膚接触，水の皮膚接触）について，曝露経路毎の環境リスクの算出式とパラメータを示した。特に，

大気摂取率や体重といった個人的格差があるパラメータによる算出リスクの分布をモンテカルロシ

ミュレーションを用いて簡便に評価する手法を提案している。

　解析においては，地下水，および大気を経由してサイトから拡散する地盤汚染物質の移動特性を評

価した。地下水中の水溶性化学物質の輸送評価には移流分散方程式に基づく2次元有限要素プログラ

ム，大気中の粒子状浮遊物質の輸送評価には大気拡散方程式の解析解をそれぞれ用い，汚染源濃度等

はモニタリングデータに基づいて推定している。続いて地盤汚染物質の輸送評価結果に基づいて，当

該サイト内および近隣住宅における曝露経路毎の将来的な環境リスクを算出・比較し，危険性の高い

曝露経路の同定を試みた。さらに，CDF内への封じ込め保管による対策を行った場合の環境リスク

を推定し，対策による環境リスクの低減効果と対策工事によって新たに発生するリスクを明らかにす

るとともに，CDFによる対策工の妥当性の判定と対策設計の考え方の提案を行った。
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5．2　地盤汚染を対象とした環境リスク評価

　環境リスクは「環境への危険性の定量的な表現で，どうしても避けたい環境影響の生起確率」とし

て一般的に定義される（中西1995）。有害化学物質による人間に対する「どうしても避けたい環境

影響」とは，発がん性物質の場合はがんの発症，非発がん性物質の場合は器官障害の発生である。し

たがって，環境リスク評価では一般的に様々な経路から人体に取り込まれる化学物質の摂取量に基づ

き，発がん，もしくは器官障害の発生確率が推定される。環境リスク評価を導入する利点としては，

定量的な評価手法であることから，不確実性を伴う環境問題に対する政策的，もしくは技術的判断に

おいて，妥当性や優先順位を客観的に評価できることが挙げられる。

　このことから前述したように，地盤汚染対策においても米国におけるRBCA（Risk－Based　Corrective

Action）に代表される環境リスク評価手法が導入されている（American　Society｛br　Testing　and

Materials　1995）。環境リスク評価に基づく地盤汚染対策設計は，対策の実施によって人の健康およ

び環境への負の影響がどの程度解消されるのかを定量化するという観点から，「性能設計」的な手法で

あるといえる。一方，我が国においては，地盤汚染の浄化目標値として土壌環境基準や地下水環境基

準といった環境基準値を採用する「基準設計」的な手法が取られているが，近年では環境リスク評価

を地盤汚染対策の立案に導入する動きが出ており，対策の妥当性の評価や最適な浄化目標値の設定が

試みられている（中島ら1999；藤長ら2001）。

　　Hazard　mdentlflcatlon

・Data　collectlon

嗣EValua重聾ng　slte　InvestlgatlQB　data

↓

　Exposure　scena肖o　sett旧9

腫ldentlfy　sources　and　recelvmg　medla

・！dentlfy　exposwe　pathways

畢

Contammant　transport　analysls

’Determlnlng　exposure　concentratlons

・Monltorlng　data，　Model旧g　estlmates

↓

　Exposure　assessment
’Estlmatlon　of　cheminal　lntake　by

cornbmmg　across　pathways

　　丁OXiCity　aSSeSSment

・identi至ylng　apProprlate　toxicity　valueS

・Dose－response　curve

ぼ

　　Rlsk　characterlzatlon

・Quantifymg　rlsks

・Assessment　of　uncertalnty

図5ユ地盤汚染を対象とした環境リスク評価の手順

　評価の対象となる環境リスクには人体の健康リスク，および生態系へのリスクがあるが，地盤汚染

問題においては一般に前者が優先的に行われる。地盤汚染を対象とした環境リスク評価の手順を図

5．1に示す。リスク評価の重要なプロセスとしては，地盤汚染に起因する各媒体中の汚染物質濃度を

推定する輸送評価（Transport　Assessment），汚染物質に人体が曝される経路（曝露経路）毎の汚染



第5章環境リスク評価手法を導入した地盤汚染対策効果の定量化 131

物質摂取量を算出する曝露評価（Exposure　Assessment），汚染物質の毒i性，発がん性定数を算出す

る毒性評価（Toxicity　Assessment），そして最後に上記の評価から総リスク量を算出するリスク同定

（Risk　Charac七erization）が挙げられる。以下にそれぞれのプロセスの概要を示す。

5．2ユ　輸送評価

　地盤汚染を対象とした環境リスク評価においては，人体への曝露過程において化学物質の輸送媒体

となる大気，地下水，土壌中の化学物質濃度（曝露濃度）を現地モニタリング結果や輸送・挙動評価

モデルを用いて推定する必要がある。特に，モニタリング地点と曝露地点が異なる場合や，長期的時

間分布データが入手できない場合，定量限界以下の濃度であるにもかかわらずリスクを有する汚染物

質を扱う場合などはモデルによる輸送評価の実施が不可欠である。

　以下に，輸送媒体毎の化学物質濃度の推定方法の概要を示す。ここでは一般的な評価手法と主な影

響要因を示し，実際のリスク評価にあたって調査，検討が必要な項目について中心に述べる。

地下水

　地下水中の化学物質濃度の推定にあたっては，一般的に現地モニタリング結果と数値解析が併用さ

れる。最も簡便かつ信頼性の高い推定方法は，井戸等の曝露地点において濃度を直接モニタリングす

ることである。しかしながら，長期の曝露濃度を推定する場合などは数値解析の適用が不可欠である。

地盤汚染物質は主に水溶性汚染物質と非水溶性汚染物質に分類されるが，非水溶性汚染物質が原液状

態で発見される汚染事例はほとんどないことから，以下では水溶性汚染物質に関する議論を行う。

　地下水中の物質移動は以下に示す数多くの物理・化学プロセスが関連する。

　　　1）移流（飽和・不飽和浸透）

　　　2）分散（分子拡散，力学的分散）

　　　3）汚染物質の溶解（溶出）

　　　4）収着（吸着，吸収，脱着，イオン交換）

　　　5）存在態の変化（微生物分解，加水分解，酸化・還元反応，錯体形成，沈殿）

　そのため，地下水中の物質移動特性の評価においては数多くのパラメータを決定，評価する必要が

ある。例えば，川端（2001）は，地下水中の物質移行特性の評価の物理パラメータを（1）地盤固有の

特性，（2）化学物質の状態量，（3）微生物・化学現象に関わる特性に分類し，表5．1のようにとりまと

めている。しかし，これらのパラメータは相互に強い相関をもっており，実際のモデル化にあたって

は評価が難しく，信頼性を高めるためには多くの精度の高いモニタリングデータが必要となる。した

がって，現実的には支配的な要因が考慮できる比較的単純なモデル化を行い，解析結果の妥当性はモ

ニタリング結果と比較することにより検証することが多い。

土壌

　土壌中の化学物質濃度は溶出や揮発，生物分解，風食作用，表面流出等の影響により，時間ととも
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表5．1地中の化学物質の移行特性に関わるパラメーター覧（川端2001）

For　ground For　chemicals For　chemical／microbial　reactions

Hydraulic　conduc七ivity ◎ Seepage　velocity △ Adsorption／Desorption
△

Storativity ◎ Total　conten七（soi1，　air，　water） ○ properties

Unsaturated　hydraulic　properties △ Leaching翫mount（wa七er，　soil） ○ Formation／Deformation
△

Air　permeability △ Density ○ coef且cient

Dispersion　coe缶cient △ Viscosity ○ pH（soil） ○

E任ective　porosi七y △ Vo豆atility ○ pH（water） ◎

Tortuosity △ Solubi正ity 0 Microbe　type／distributio且 △

Heat　capacity △ Diffusion　coef丘cient ○ Red・x　potential（soil） ○

Thermal　conductivity △ NAPI、　infiltration　properties △ Redox　po七ential（wa七er） ◎

Temperature ◎ Disso豆ved　oxygen ◎

Wet　density ◎

pF　value ◎

◎：Both　laboratory　testing　and　in　situ　measuring　me七hods　have　been　established．

○：Only　laboratory　testing　method　has　been　estabilished．

△：No　measuring　method　is　estabilised（under　development）．

に徐々に低下する。しかし，これらの挙動をすべて評価するのは困難であるため，短期的な曝露濃度

を推定する場合には，モニタリング結果に基づく一定濃度条件を仮定することが多い。但し，モニタ

リング結果から化学物質濃度を推定する揚合には，曝露が生じる可能性が高い位置，深度（表層）の

モニタリング結果，および試料採取点の適切な配置（木内ら2002）が重要となる。

大気

　大気中における汚染物質の濃度を推定する方法は，（1）大気中濃度の直接計測，（2）汚染物質の大

気中への放出量の計測と大気拡散モデルの併用，（3）放出挙動のモデル化と大気拡散モデルの使用，

に分類できる。モニタリング値を用いる場合には，サイトから発生している汚染物質濃度とバックグ

ラウンド値を明確にする必要がある。また，気象要因による時間変動が大きいため，モニタリング値

が当該サイトの時間および空間を代表する値であることを確認しなければならない。

　一方，風食作用等による粉塵の発生量に推定には数多くの手法があり，地形条件，表土の粒径分

布や含水量，風速，植生状況等の数多くの要因による影響が考慮されている（Cowherd　et　al．1985；

U，S．EPA　1988）。揮散量にっいては，蒸気圧，ヘンリー定数，拡散係数といった化学物質特有の性

質に依存するところが大きく，汚染物質の地盤内での存在位置・形態に基づいて揮散量を推定する方

法が示されている。さらに，温度，土壌の間隙比や含水量の変化といった周辺環境条件によっても大

きく影響を受けることから，モデル化にあたってはこれらの評価が必要となる。

　大気中に放出された汚染物質の輸送特性のモデル化には大気拡散モデルが一般的に用いられる。拡

散モデルの適用にあたっては平均風速と大気安定度が重要な指標となり，この数値の大小によって拡

散範囲と空間的な濃度分布がおおよそ推定できる。平均風速については，気象データや現地の風況調
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査結果を基にその値を決定する。一方，大気安定度は拡散幅を決定する指標であり，Pasquillの安定

度分類による方法が一般的である（環境庁大気保全局大気規制課1995）。

その他の媒体

　地下水，土壌，大気の他に，地表水，底質が曝露の媒体として考えられる。地表水中の汚染物質濃

度は季節変動や位置的変動が大きいこともあり，現地モニタリング値の解釈が難しい。よって，長期

的なモニタリング，土壌表面の浸食と希釈による効果を組み合わせた簡便なモデル等に基づいて評価

が行われる。一方，底質にっいては，主に重金属や難分解性有機系汚染物質（PCBs，　PAHs）の吸着

が多くなっているが，これらの物質の底質中の蓄積性は高いことから，長期に渡って濃度が一定であ

る可能性が高く，現地モニタリング値の信頼性・適用性は比較的高いと判断できる。しかしながら，

これらの媒体からの直接曝露は，汚染土壌サイト及びその周辺への立入禁止といった適正な曝露管理

を行うことにより，ほぼ防止することができる。

5．2．2　曝露評価

曝露経路の特定

　曝露評価においては，対象とする化学物質が実際に体内に取り込まれる摂取量（曝露量）を算出す

ることを目的とする。曝露量の算出に先だって，対象とする化学物質の曝露経路を特定する必要があ

る。曝露経路は，環境中の汚染物質が吸入，経口摂取，皮膚吸収等により人体に直接取り込まれる直

接曝露と水産物や農産物に蓄積した汚染物質が食物を通して人体に取り込まれる間接曝露に分類され

るが，本研究においては直接曝露のみを評価の対象とした。図5．2に地盤汚染を原因とする化学物質

の人体への直接曝露の概念図を示す（U．S．EPA　1989）。

　　　　　　　　　　　　　　　　　琵Prevailing　wind　direction

　　　　　　　　　　避幽購讐

図52地盤汚染による化学物質の人への曝露経路（US．EPA　1989）
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表5．2汚染物質の潜在的な曝露経路（U．S．　EPA　1989）

Exposure　routes
　　　　　　Volat111zed　orgamc　　Persltent　organlc
Heavy　metals
　　　　　　　　compounds　　　　compounds

Ground　water Ingestlon

cermal　contact

○○ ○○
一｝

Surface　water Ingestion

cermal　contact

○○
　一 　一

Sediment Incidental　inges七ion

cermal　contact

○○ 00 ○○

Air Inhalation　of　vapor　phase　chemicals

hnhalation　of　par七iculates

cermal　coロtact　of　particulates

○○○ ○○○ ○○○

S・il／Dust hcidental　Ingestion

cermal　contact

○○ ○○ ○○

Food　ingestion ○
一 ○

　地盤汚染の原因となる代表的な化学物質は重金属類，有機塩素化合物，ダイオキシン類に分類でき

るが，これらは固有の物理化学特性を持つことから環境中での動態が異なるため，人体への支配的な

曝露経路も変わってくる。表5．2に汚染物質の区分毎の潜在的な曝露経路を示す（U．S．　EPA　1989）。

曝露量の算定

　環境中に存在する化学物質は図5．3に示すようなプロセスを経て，体内に取り込まれ有害作用を引

き起こす（ln七ernaもional　Programme　on　Chemical　Safety　l999）。

　経口摂取や吸入により体内に取り込まれた化学物質量を潜在投与量（Poten七ial　Dose）と呼び，肺

や消化管等の吸収器官中で取り込まれる化学物質量のことを適用用量（Applied　Dose）と呼ぶ。曝露

量とは，器官中に取り込まれた化学物質のうち，実際に健康被害を受ける器官に到達する量を示す。

曝露量を求めるには適用用量の算出が不可欠であるが，体内器官内で適用された化学物質量の同定は

非常に困難である。そのため，環境リスク評価における用量一反応関係は適用用量ではなく，比較的

算出が容易な潜在投与量によることが多い（International　Programme　on　Chemical　Safety　1999）。

化学物質の潜在投与量D頭（M）は一般的に以下の式（5．1）で表すことができる。

　　　　　　　　　　　　　　　　D圃イ・（・）∫R（雌　　　　（5・1）

ここで，σ（オ）：時間捗における環境媒体中の化学物質濃度（MM『10rMr3），∬R（オ）：時間舌におけ

る媒体摂取率（ex．時間あたりの経口摂取量）（MT－10r　L3T　1），オ1：曝露開始時間（T），孟2：曝露

終了時間（T）である。ここで，σ（の，およびIR（のの時間平均値を∂，7万とすると，式（5．1）は式

（52）のように簡略化することができる。

Dpo霧＝0×IR×ED （5．2）
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EnVlrQnment

Route：

lnhalation

lngestion

Dermai　Route

ぢ
濫

暑

£

婁

署

く

　　　ミ　　めロ　むロお　

一せ一『羅器臨
ExPosure　Concentration

　　　図5．3環境中の化学物質の摂取経路（lntemational　Programme　on　Chemical　Safety　1999）

ここで，ED：曝露期間（T）である。さらに，　D郷を体重1kg当たり，1目当たりの平均潜在用量

、4DDp。頁Average　daily　potential　dose）（MM－1T－1）に換算すると以下の式（5．3）のようになる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　σ×∫E×ED
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（5．3）　　　　　　　　　　　　　　　・4DDpoオ＝
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　BW×．4T

ここで，孟丁：用量が平均化された時間（T），βW：体重（M）である。式（5．3）に示す．4．DPp。孟を求

めるためのZR，　ED等の決定方法は化学物質の種類や曝露経路によって異なる。これらのパラメー

タについては，現在ではおおよそ統計的にまとめられている（US．EPA　1992；US．EPA　1997）。

5．2．3　毒性評価

　毒性評価においては，ある用量（Dose）の有害物質を摂取した場合に，その反応としてどの程度の

発生確率で健康被害（Response）が生じるかという用量一反応の関係を評価することが目的となる。

この用量と反応の関係はDose－Response　Curveと呼ばれる。有害物質は一般的に発がん性物質と非

発がん性物質に分類されるが，発がん性物質と非発がん性物質のDose－Response　Curveは「閾値」の

有無により形状が異なる。

　発がん性物質は，体内に摂取されるとがん細胞が突然変異することによってがんを発症させるとい

われており，がん細胞が現れる用量には一定の閾値が存在しない。発がん性物質のDose－Response

Curveの概念図を図5．4に示す。人に対するDose－Response　Curveは動物実験によって求められる

Dose－Response　Curveに基づいて推定される。しかし，人に対する用量一反応関係の評価においては
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図5．4発がん性物質のDose－Response　Curveの概念図
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醍
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図5．5非発がん性物質のDose－Response　Curveの概念図

低い用量の範囲でのデータが必要であるが，動物実験に求められるDose－Response　Curveは高い用

量の範囲である場合が多い。したがって，動物実験結果を低用量領域において外挿する必要がある。

外挿方法としては，線形外挿モデル（ワンヒットモデル），線形多段階モデル，ワイブルモデルなど

があり（中西1995），外挿方法によってDose－Response　Curveの形状が異なる。現在，米国環境保

護庁（U．S．EPA）等において主流的に用いられるのは線形外挿モデルである。図5．4に示す線形外挿

によって決定される低用量領域での近似直線の傾きはSlope　Factor（以下，5Fとする）と呼ばれる。

　一方，非発がん性物質においては，それより低い用量では健康被害が認められない「閾値」が存在

する。非発ガン性物質のDose－Response　Curveの概念図を図5．5に示すが，閾値としては，図中に

示すNOAEL（無毒性量），もしくはLOAEL（最小毒性発現量）が用いられる。非発がん性物質に

よる環境リスクの評価・管理にあたっては，健康被害を最小に抑える，あるいは健康被害がないとみ

なせる許容量が用いられる場合が多く，例えばR£D（Re飴rence　Dose：参考用量），TDI（Tolerable
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Daily　Intake：耐容一日摂取量），ADI（Acceptable　Daily　Intake：許容一日摂取量）として定義され

ている。これらの許容量はNOAEL，もしくはLOAELを不確実係数で除することによって算出され

ている。不確実係数はいくつかの要因によって決定されるが，主なものとしては動物実験から人への

外挿に関するもの（種間外挿），および人の化学物質に対する感受性の個人差に関するものがある。

　個々の有害化学物質の∬や許容量については，USEPAのIn七egrated　Risk　Informa七ion　System

（IRIS）等のデータベースにまとめられている。ただし，5．Fの値は外挿方法，曝露条件，仮定条件等

によって変化する値であり，現在も検討中であることから，値の設定においては留意が必要である。

5．2．4　リスクの同定

リスクの算出方法

　本検討で対象としたダイオキシン類，PCBsのような発がん性物質によるリスクは，一般的にDose－

Response　Curveから推定される5－Fと式（5．3）から得られる1日当たりの潜在当量．4PPp。孟により，

以下の式（5．4）から算出することができる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　＿　　IR×Eヱ）
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（5．4）　　　　　　　　　　　襯5κ＝・4DDpo亡×θF＝θF×σ×
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Bw×．4丁

　式（5．4）によって算出されるR2訥は発がんの可能性を表すものであり，例えば算出値が10－6で

ある場合は100万人に1人の確率で発がんの可能性があることを示している。リスクの許容値につい

ては，日常生活での行動による死亡確率（Wilson　1979）を考慮すると1r5～10皿6が許容レベルと

いう議論もあるが，算出における不確定要素が多く一意的に決定することは難しい（中西1995）。こ

のことから，本研究において算出した環境リスクの解釈については，曝露経路毎のリスクの比較や対

策工によるリスク低減効果の評価といった相対的な評価に重点をおき，絶対的なリスクの評価につい

ては10－6を参考許容値として用いた。

　式（5．4）で示した一般的なリスクの算定方法に基づいて，「地下水の飲料摂取」「大気の吸引摂取」

「飛散粒子の吸引摂取」「土壌の皮膚接触」「土壌の経口摂取」「水の皮膚接触」という6種類の曝露経

路を対象として，曝露経路固有のパラメータ等を導入することによって得られる曝露経路毎のリスク

算定方法を付録Aに示す。

集団分布の評価

　発がんリスクを算出するための式（5。4）は，化学物質の種類により決定されるパラメータ（3F），

対象サイトの状況により決定されるパラメータ（0），曝露対象となる個人のプロファイルにより決

定されるパラメータ（IR，　E1），　BW，．4T）からなる。これらの値はいずれも不確定要素を有して

いるが，個人のプロファイルについてのばらつきは一般的な確率分布データとしてまとめられている

（U．S，EPA　1992；US．EPA　1997）。このデータを用いて，個人のプロファイルの相違によるリスク

の算出値への影響を以下の方法により定量的に評価を行った。
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表5．3個人プロファイルに関するパラメータの確率分布（U．S．EPA　1997）

Parameters Unit Frequancy　dis七ribu七ion Mean　Standard　deviation

Inhalation「ate　　　　　　　　　　　　∫Rα m3 ^day Lognormal 15．2　　　　　　5．0

DrinkiIlg　water　intake　rate　IRω m君／day Lognormal 1366　　　　　　728

Soil　ingestion　rate　　　　　　　　　1「』電3 mg／day Standard　normal 50　　　　　　　15

Exposure　time　for　water　　EIT』 min／event Lognormal 10　　　　　　　7

Total　body　surface　area　　　5／1亡 m2 Standard　normal 1．97　　　　　　0．19

Surface　area　of　hands　　　　　5Aん
Ill2

S七andard　normal 0．084　　　　　0．0127

Body　weight　　　　　　　　　BW kg Lognormal 65．4　　　　　　14．6
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図5．6地下水の経口摂取に関わるP値の累積分布

　付録Aに示す各曝露経路毎のリスク算定式（A．1）～（A．6）において，右辺の末項の括弧内は体

重，飲料水摂取率，曝露時間といった個人のプロファイルに関するパラメータからなる値である（以

下，P値と呼ぶ）。　P値を構成するそれぞれのパラメータには個人格差が存在するが，　U．S．EPA（1997）

ではこれらのパラメータの分布を表5．3に示す確率分布関数として統計的にまとめている。そこで，

Von　Neumannの棄却法を用いたモンテカルロ・シミュレーション（津田1995）を適用し，これら

のパラメータの個人格差に起因するP値の分布を算出した。算出方法の概略を，式（A．1）に示す地

下水の飲料摂取に係るP値を例として以下に示す。

　1）個人格差を有するプロファイル（ex．飲料水摂取率∫馬，体重BW）に対して，モンテカルロ・

　　　シミュレーションでの発生乱数が表5．3に規定する確率分布に適合する場合はその値を採用し，

　　　適合しない場合は棄却する。

2）考慮するすべてのプロファイルを対象にその作業を実施し，採用された乱数値を用いてP値

　（＝・（一τ丑ω×五IF×E五））／（BW　x．4T））の算出を行う。なお，　EF＝365（days／year），　ED＝

　．4T＝50（years）で一定であると仮定した。

3）発生乱数2万個に対して上記の計算を行い，算出された（∫Rω×EF×ED）／（BW×．4T）の分
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図5．7他の曝露経路におけるP値の累積分布

布（図5．6参照）を求める。なお，得られたP値の分布の物理的意味は，1日における体重当

たりの飲料水摂取量の個人間の分布（ばらつき）である。

　同様の方法で，式（A．2）～（A．6）についても同様にP値の分布を算出した。計算結果のうち，大

気の吸引摂取，土壌の経口摂取，土壌の皮膚接触，水の皮膚接触に関するP値の累積分布を図5．7に

示す。なお，E．D，、4Tはいずれも50（years）とし，各曝露経路の計算に用いたEF等の値は図5．7

に併せて示している。

　P値は化学物質を含有する環境媒体の人体への摂取量を単位体重当たりの日平均量として表され

る。人体への健康リスクが単位体重当たりの日平均化学物質摂取量（P値に媒体中の化学物質濃度を

乗じた値）に5－Fを適用することにより算定されることを考慮すると，P値の分布の数学的意味は，

ある濃度の化学物質を含有する媒体に曝露された場合における体格差や摂取率の個人格差に起因する

リスクの分布（ばらつき）である。よって，P値の累積分布70％値を用いて算出したリスクは，曝露

の対象となる集団において個人が被るリスクの大きさを昇順に並べた場合の70％値に一致すると考え

られる。

　本検討におけるリスクの算出においては，P値の累積分布の5％値，95％値を用いることにより，あ
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表5．4曝露経路毎のP値の累積分布における5％値，50％値，95％値

　　　　　　　　　　　　　　（m3／kg－bw／day）

5七hpercen七ile　　　　7，84×10『3　　　　　1．23×10－1

50th　percen七ile　　　　1．87×10－2　　　　　2．29×10－1

95th　percentile　　　　4．37×10－2　　　　　4．33×10｝1

　　　　　　Dermal　contact　Dermal　contact

　　　　　　　with　soil　　　　　with　water

　　　　　　　　　　　　　（cm3／kg－bw／day）

1．25x10－5　　　　　2．71×10－4　　　　　　3．98×10－4

2．52×10－5　　　　4．32×10－4　　　　　　1．45x10－3

4．42×10｝5　　　　6．61×10一4　　　　　4．27×10－3

る濃度で汚染された媒体に曝露された場合におけるリスクの個人格差を評価した。表5．4に，図5．6，

図5．7から求められる各曝露経路毎のP値の5％値，50％値，および95％値を示す。

5．3　対象とした地盤汚染サイト

5．3．1　対象サイトの汚染状況

　リスク評価の対象とした地盤汚染サイトの概略平面図を図5．8に示す。本サイトはある都市河川の

多目的遊水池内に位置しており，2本の河川と周囲堤に囲まれた地域の一部である。

　1999年に産業廃棄物の不法投棄が原因とみられる有害物質を含む異物混入土が図5．8中の斜線区域

において発見された。異物混入土の総量は約108，000m3であり，汚染の状況としては毫0．2～3．Om深

さの表層を中心としたPCBsやダイオキシン類，重金属等による複合汚染であった。さらに，周囲の

河川底泥，河川内生物も低レベルではあるがPCBs，ダイオキシン類に汚染されていることが確認され

た。確認された汚染物質のうち，PCBs含有量が最大19．2　mg／kg，ダイオキシン類含有量が最大2，300

pg＝TEQ／gと高い水準で検出されたため，　PCBsとダイオキシン類をリスク評価の対象物質とした。

ダイオキシン類，PCBsは発がん性物質であることから，環境リスクの算出にあたってはUS．EPAが

示しているSlope　Factor（SF）を用い，ダイオキシン類については1。0×10一4［pg／kg／day］－1，　PCBs

については4．0［mg／kg／day］－1とした（U．S．EPA　1994；U．S．EPA　1996）。

　汚染状況調査と併せて，当該サイトの地質概況，地質断面の推定，地下水流況の調査も併せて行わ

れており，これらの結果は，後述する地下水による有害物質の輸送挙動の推定の際に用いた。

5．3．2　原位置調査および対策工の概要

　地盤汚染の発見を受けて処理技術検討委員会が設置され，当該サイトでは以下に示す対策，および

モニタリング調査が実施された。

　汚染状況調査に基づいて対策方法の検討が行われた結果，鉛直遮水壁，および覆土と遮水シートに

よるキャッピングエを併用した原位置封じ込め施設をサイト内の図5．8中に示す位置に建設し，その

中に将来的に無害化処理を行うまでの間，一時的に汚染土を保管するという対策が採用された。原位
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図5．10鉛直遮水壁（タイプ2）の施工状況

置封じ込め施設の断面構造を図5．9に示す。

　原位置封じ込めの基本的な考え方として，発見された異物混入土10，800m3を，ダイオキシン含有

量が1，000pg－TEQ／g以上，もしくはPCB含有量が10　mg／kg以上の条件に適合する有害物質含有

量が高い汚染土1（約6，000m3）とそれ以外の有害物質含有量が比較的低い汚染土］1（約102，000　m3）

に分別し，図5．9i）に示すように異なる2種類の仕様の封じ込め施設（タイプ1，タイプ2）に別々

に保管した。タイプ1，およびタイプ2の封じ込め施設の遮水工構造の詳細を図5．9ii），　iii）にそれ

ぞれ示している。汚染土1を保管するタイプ1の封じ込め施設では，鉛直遮水壁として鋼矢板を芯材

としたTRD工法による550　mm厚のソイルセメント連壁が打設されており，地表面には遮水シート

と粘土層からなる複合構造のキャッピングエが設置されている。一方，汚染土Hを保管するタイプ2

の封じ込め施設は，2mm厚のHDPE遮水シートと地中ソイルセメント連壁による鉛直遮水壁（図

5．10），およびアスファルトシートを遮水層としたキャッピングエにより構成されている。なお，封

じ込め施設内の保有水の外部への漏出を防ぐため，鉛直遮水壁は低透水性の沖積粘土層に対して2．5

mの根入れ長が確保されている。また，汚染土1はタイプ1，2の2種類の鉛直遮水壁により，二重

に封じ込められている。

　一方，対策工事と併せて，対策工事実施前後，および対策工事実施中の周辺環境への影響を把握す

るために当該サイトとその周辺では継続的にモニタリング調査が実施されている。モニタリング調査

の実施状況は付録Bに示すが，大気質（7地点），地下水の水質と水位（9地点），排水の水質（1地

点），発生ガス（5地点）等のモニタリングが主要な項目となっている。

5．3．3　想定される曝露経路

　本検討で対象としたサイトでは，表層付近に汚染土が存在することから，汚染物質の輸送形態とし

ては，地下水による輸送に加え，表土の粉塵化による輸送，表流水による流出等が考えられる。この

ことから，PCBs，ダイオキシン類の潜在的な曝露経路として想定される表5．5に示す経路を検討の

対象とした。但し，封じ込め対策工により表層はキャッピングされることから，対策実施後は粉塵に
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表5．5本サイトにおいて想定される曝露経路

Contaminated Exposure PCBs Dioxins

medium route Before Under After Before　Under After

Volatilized　gas Inhalation ○ ○ ○ ○　　　　○ ○

Airborne　dust Dermal　contact ○ ○ 一 ○　　　○ 『

Inhalataion ○ ○ ｝ ○　　　○ 一

Groundwater Intake ○ ○ ○

一｝
一

Surface　watar Dermal　cOI1七ac七 ○ ○ ○ ○　　　　○ ○

Soi正 Dermal　contact ○ ○ 一 ○　　　○ 一

Intake
｝ 一 一

一一
一

○：considered，　一；not　considered

よる曝露および土壌の皮膚吸着による曝露は発生しないと考えた。

5．4　地下水中における化学物質の輸送とその環境リスク

　本節では，対象サイトにおける地下水による有害物質の輸送評価，ならびに評価結果に基づく環境

リスクの算定結果を示す。

　人体に対する曝露量の評価にあたっては，汚染物質を含有する地下水の摂取量を行動形態等に基づ

いて厳密に評価する必要がある。当該サイトでは地下水は飲料水として摂取されていないため，実際

には地下水汚染による人体への直接リスクはほぼ存在しないと判断される。しかしここでは，常時当

該サイトの地下水を摂取すると仮定し，その場合における健康リスクを「潜在リスク」として算出す

ることにより，対策工の有用性について検討を行っている。

5．4．1　地下水流れ場の推定

　本サイトは鮮新世上総層群（固結シルトと砂の互層）の上部に，下部沖積層（砂礫，砂質土，粘性

土）と上部沖積層（粘性土，砂質土，有機質土）が堆積し，表層は埋立・盛土地盤によって構成され

る地盤である。地盤調査結果より，上部沖積層が帯水層となっており，透水係数も他の層と比較して

高いことから，この層での平面的な地下水流れが卓越していることが容易に判断できた。よって，有

限要素法による平面二次元浸透流解析を行い，本サイトの平面的な地下水流れ場を推定した。解析に

あたっては，図5，8に示す2本の河川，および周囲堤に囲まれた部分を解析対象領域とし，現地調査

で計測された地下水位が一定に保たれるという定常条件下での地下水流れ場を推定した。なお，河川

境界にっいては河川水位を一定条件で与えた。

　図5．11に，平面二次元浸透流解析による地下水流れ場の推定結果を示す。封じ込め施設からの平

面地下水流れは2本の河川方向に卓越する挙動を示した。これは，遮水壁の設置により封じ込め施設

内に比較的高い地下水位が維持されること，および河川水位が地下水位と比較して低い位置に存在す
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図5．11平面二次元浸透流解析により推定した地下水流れ場
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図5．12解析の対象とした鉛直断面（上：断面1，下：断面H）

ることに起因するものである。そこで，図5．11の断面1，断面］1に示すような汚染土封じ込め施設か

ら河川への地下水の卓越流れ方向に平行な鉛直断面を対象として，鉛直遮水壁の施工前，施工後の地

下水流れ場と有害物質の輸送特性について評価を行った。断面1，および断面Hの解析メッシュを図

5．12，解析で使用した地盤材料の物性値を表5．6に示す。なお，鉛直遮水壁の施工前を想定した解析

ケースでは，図5．12の遮水壁に相当するメッシュ部には既存の構成土層の物性値を適用している。各

層の透水係数については現場透水試験結果，および室内三軸透水試験結果より決定した。

　鉛直断面における地下水流れ場の推定結果の一例として，断面1における鉛直遮水壁の施工前後の

全水頭分布を図5．13に示す。但し，遊水地内の地下水位は，計測結果に基づいて遮水壁の施工前は

4．Om，施工後は6．5mを水位固定条件で与えている。

　遮水壁の施工前においては，深度が小さい領域の比較的透水性が高い盛土層や上部沖積粘土層にお

いて水平方向への全水頭勾配が発生しており，場外へ向かう水平方向の地下水流れが生じていること

がわかる。一方，遮水壁の施工後においては，全水頭は深度の大きい低透水性の下部沖積粘土層にお
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表5．6解析に用いた材料パラメータ

Fi11－up Upper　AC Lower　AC Contaminated Cut－off
Parameters Unit

layer layer 1ayer soil wall

Hydraulic　c・nductivity た cm／S 1，0×1r5 5．0×10　5 2．Ox10　7 1．0×10－4 1．0×1r11

EHective　porosity ηε 一 0．55 0．60 0．65 0．50 0．01

Longitudial　dispersivity αム cm 10 10 10 10 10

Transversal　dispersivity αT cm 1 1 1 1 1

E任ective　diffusivity Dm cm2 ^S 1．0×10－5 1．0×10－5 1．0×10－5 1．0×10－5 1．0×10－5

Retardation　factor R ｝
10 10 10 10 10

AC；Alluvial　clay

300

45　　　　　　　　　　　　650（cm）

45　　　　　　　　　　　　650（cm）

図5．13断面1における全水頭分布の解析結果（上：遮水壁施工前，下：遮水壁施工後）

いて消費されており，透水性の高い層においては水平方向への水頭勾配が発生していない。なお，断

面Hにおいても同様の傾向が得られた。これらの結果から，遮水壁を打設することにより場外へ向か

う水平方向への地下水流れが大幅に抑制されるといえ，それに伴って移流による有害物質の輸送も低

減されると推測できる。

5．4．2　地下水中の有害物質輸送評価

解析手法

　5．4．1で評価した地下水流れ場の推定結果に基づいて，対策工を実施した場合と実施しない場合の

化学物質の輸送特性を数値解析により比較し，対策工の実施効果の評価を行った。数値解析は，以下

の仮定，条件に基づいて実施した。

　1）ダイオキシン類は，水への溶解性が低く，地下水中で浮遊粒子状物質（SS）に付着して存在す

　　　ることから地下水中での輸送が起こりにくいとし，PCBsのみを対象汚染物質とした。但し，汚

　　染土中の間隙水のPCBs濃度（Co）としては，我が国工業用として一般的に用いられていた三塩
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　化ビフェニルの水への溶解度を参照し，0．147mg／4とした（目本化学会1980）。現在までのモ

　ニタリング調査では地下水からはPCBsは検出されていないが，汚染土中には高濃度のPCBs

　が含有されていることから，安全側の評価を行うためにCo＝0．147　mg／4とした。

2）地下水中における汚染物質の輸送については，西垣ら（1995）による移流・分散に基づく地下

　水中での溶質移動モデルを用いて評価を行った（本モデルの詳細は第4章を参照）。解析に用い

　た各層の材料パラメータ（物性値）は表5．6に示した通りである。

3）当該サイトは，汚染の開始から30年程度経過している。そのため遮水壁を施工したケースの解

　析においては，汚染開始から30年間は遮水壁が存在しない状態で解析を行い，遮水壁を打設し

　た上で，さらに30年間の汚染物質の輸送挙動を評価した。一方，遮水壁を施工しないケースの

　解析では60年間の輸送挙動を評価した。

PCBの吸着特性の評価

　PCBのような有機化合物は土壌中に存在する有機炭素に対する吸着性が非常に高い。この場合の

分配係数Kd（M－1L3）は以下の式（5．5）で与えられる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　κd＝一κoc×！oc　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（5．5）

ここで，κ。，：有機化合物の土壌中の有機炭素への収着係数（M4L3），！。、：土中の有機炭素の重量率

である。K。．の推定にあたっては，式（5，6）に示すようなlog　K。。とオクタノールー水の分配係数の

正規対数10gK。ωとの相関性が利用される。

　　　　　　　　　　　　　　　　10g　Koc＝α十610g　Koω　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（5。6）

7

6

5

ぜ

望4

3

2

1
1 2 3　　　　4　　　　5

　　109κ。w

6 7

ロ　Briggs（1981）

△　Chiou　et　al（1983）

▲Garbarini＆Lion（1985）
ロ　Karickhoff（1981）

国　Karickhoff　et　ai．（1979）

・Means　et　aL（1979）

OMeansetal．（1980）
●Schwarzenbach＆WestalI（1981）

図5．14既往の研究におけるK。。とK働の相関関係
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表5．7PCBのK側（Spitz　and　Moreno　1996）

Type　of　PCB CAS　No． log　K。切in［司

PCB－1016 　 2．57

PCB－1221 111－042－82 ＞5．58

PCB－1232 111－411－65 2．8，4．09

PCB－1248 126－722－96 4．11，5．58

PCB－1260 110－968－25 6，03，6．47

　図5．14にκ。cとκ。ωの相関について過去の実験結果に基づいてまとめたものを示す。このK。cと

κ。ωとの相関関係から，式（5．6）におけるα，bはα＝－0．26，6＝0．98とそれぞれ推定される。し

たがって，一般にκ。、は1（。、鯉κ。ωとして用いられる場合が多い。各種PCBのK。ωの値（Spitz

and　Moreno　1996）を表5．7に示すがPCBの種類によってオーダーレベルで値が異なっている。

　一方，本研究で使用した西垣ら（1995）による移流・分散に基づく地下水中での溶質移動モデルに

おいては，化学物質の吸着は遅延係数Rによって評価される。吸着量が溶液中の化学物質濃度に比

例するという一般的な線形吸着モデルを用いた場合，遅延係数Rは以下の式（5．7）で与えられる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（1一π）ρ、　　　　　　　　　　　　　　　　ρ冨Kd
　　　　　　　　　　　　E＝1十　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1（ocノ『oc　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（5．7）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　＝1十
　　　　　　　　　　　　　　　　　θ　　　　　　　θ

ここで，ρd：土の乾燥密度（ML－3），θ：体積含水率（一），π：間隙率（一），ρ，：土粒子密度（ML－3）

である。式（5．7）を用いて，当該サイトにおける地盤のPCBに対するRの推定を行った場合，地

盤は有機質土，シルト質粘性土で構成されていることから！。。＝0．01，ρ，＝2．75（g／cm3）と仮定

すると，表5．7における1091（。ω＝2．57～6．47に対するRの値は式（5．7）より，R＝1．1×101～

8．1×104と算定できる。この値を参考として，本研究では安全側の評価を行う観点からPCBの遅延

係数は丑＝10と設定した（Kalnon　et　a1．2003b）。　PCBの遅延係数については，算定結果にあるよ

うに103～104程度のオーダーを示す事例も報告されており（Schnoor　1996），精度良くRを推定す

るためには室内試験や実証試験による検討が必要である。

解析結果

　解析結果の一例として，断面1における比濃度で表示した60年経過後の化学物質（PCB）の濃度

分布を図5．15に示す。なお，以降の解析結果はすべて遮水壁を設置しないケースと30年経過後に遮

水壁を設置したケースを比較して示すこととする。

　図5．13に示したように，遮水壁を設置しない場合は水平方向への地下水流れが生じることから，化

学物質にっいても水平方向への輸送が卓越する結果となった。一方，遮水壁を設置した場合には，同

じく図5．13に示したように鉛直方向への流れが発生し，遮水壁根入部分下を潜りこむような地下水流

れが卓越する。しかしながら，鉛直方向への顕著な化学物質の輸送は確認されなかった。この要因と

しては，鉛直方向への地下水流れは透水性の低い下部沖積粘土層を通過すること，ならびに化学物質

の輸送距離が長くなることによって吸着によって輸送が制限されることが挙げられる。さらに，水平
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〇　　　　　　　　　　LO　c／60

〇　　　　　　LOc／c。

図5．1560年経過後における有害物質濃度分布（上：遮水壁無，下：30年経過時に遮水壁設置）
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図5．16サイト境界における地下水中の有害物質濃度の時間変化（断面1）

方向への化学物質の輸送についても遮水壁を設置しないケースと比較して低減されていることから，

遮水壁による化学物質の輸送抑制効果は高いといえる。

　次に，当該サイトから場外への化学物質の流出箇所となる河川1，河川H，および排水路（断面H

のみ）との境界において，それぞれの境界に到達する地下水中の有害物質の時間変化を解析結果に基

づいて評価した。断面1，および断面Hにおける各境界に到達する地下水中の化学物質濃度の経時変

化を図5．16，図5．17にそれぞれ示す。

　断面1における河川1，河川］1との境界においては遮水壁の設置の有無を問わず化学物質濃度は非

常に低い値を示している。ただし，封じ込め施設から近い地点に位置する河川1との境界において，

遮水壁を設置しないケースでは非常に微量ではあるが化学物質濃度が上昇する傾向にある。このこと

から，遮水壁によって長期的には化学物質の輸送を抑制する効果があると考えられる。

　断面1［における河川1，および河川Hとの境界においては，化学物質濃度の変化は断面1の場合と
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図5．17サイト境界における地下水中の有害物質濃度の時間変化（断面皿）

ほぼ同様の傾向を示したが，封じ込め施設に近接している排水路との境界においては10年経過後以

降に地下水中の化学物質濃度が線形的に上昇している。しかし，30年経過時点で遮水壁を打設する

ことにより，化学物質濃度の上昇は抑制され，その後はほぼ一定値を示す結果となった。このことか

ら，本サイトの対策として実施された遮水壁の打設は，特に汚染源に隣接する領域での地下水による

環境影響を効果的に抑制できるといえる。

5．4．3　地下水の環境リスクの算定とその評価

　数値解析で得られた河川1，河川∬，および排水路（断面］1のみ）との境界に到達する地下水中の

有害物質の時間変化に基づいて，それぞれの境界で地下水を50年問に渡り摂取すると仮定し、潜在

的な環境リスクを算出した。算出にあたっては，付録Aに示した式（A．1），および図5．6に示す地

下水の経口摂取に関わるP値の累積分布を適用した。

　断面1での河川1，および河川1との境界における環境リスクの算出結果を図5．18に示す。算出さ

れたリスクの値をみると，遮水壁を打設したケースでの算出値が河川1との境界では4オーダー，河

川Hとの境界では7オーダーそれぞれ遮水壁を打設しないケースと比較して低くなっているが，遮水

壁の設置の有無に関わらずいずれの算出値もリスクの許容レベル（1×10－6）と比較すると大幅に低
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図5．19地下水による環境リスクの算定結果（断面H）

い値を示している。このことから，河川1，および河川豆との境界から場外へ流出する地下水は，60

年経過後においても人体に対する健康被害をもたらす程度の汚染を受けないと判断できる。これは，

対象とした化学物質（PCB）の地盤への吸着性が非常に高いことによるものである。例えば，遅延係

数による環境リスクへの影響をパラメトリックに検討した結果（嘉門ら2002b）においては，吸着

が生じないとした場合には許容レベルを超過する算出結果が得られている。このことから，地下水に

よる環境リスクの算出値は遅延係数に対する感度が非常に高いといえ，信頼性の高いリスク評価を実

施するためにはパラメータの設定に留意する必要がある。

　断面∬での河川1，および河川∬との境界における環境リスクの算出結果を図5．19に示す。河川1，

および河川］1との境界におけるリスクの算出値は，断面1の場合と同様に許容レベルと比較して非常

に低い値を示している。一方，排水路との境界においては遮水壁を設置しないケースでは10－5オー

ダーの比較的高い潜在リスク値を示し，遮水壁を設置したケースでは，リスクが55％程度低減され

る結果となった。ただし，図5．17に示されるように，遮水壁を設置しない場合には化学物質濃度が線

形的に増加していることから，長期的な観点からみるとリスクはさらに増加するが，遮水壁を設置し

た場合は化学物質濃度はほぼ一定値を示しており，将来的なリスクの増加はないと判断できる。よっ

て，遮水壁を設置することによって長期的なリスクの低減効果が特に高くなるといえる。
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　なお本サイトでは，地下水の利用は行われておらず人間への曝露の可能1生はほぼ皆無であるが，生

態環境への影響含めて考慮する場合には，遮水壁の設置により潜在的な環境影響を効果的に低減でき

るといえる。

5．5　大気中における化学物質濃度とその環境リスクの推定

　大気中に存在するダイオキシン類，PCBの形態は，大気中の浮遊粉塵に付着している粒子吸着態

と，揮発した状態で存在するガス態に分けることができる。本節では，対象サイトとその周辺の大気

中に存在する化学物質の濃度をモニタリング調査結果，数学モデルに基づいて推定し，それに伴う環

境リスクの算出を試みた。

5．5．1　大気中における化学物質の存在形態

ガス態の化学物質

　一般的に汚染土からの揮発性を有する有害化学物質の揮発特性は，各相間の分配特性に着目した

Figacity　Model（Paterson　and　Machay　1987）に代表される各相中の化学物質濃度の推定，および

Jury　et　a1．（1983）の方法に代表される揮発フラックスの算出によってモデル化される。しかしなが

ら，モデル化に必要なパラメータ数が非常に多く，本サイトにおいては十分なデータが得られていな

いことから，本検討では大気質中のダイオキシン類濃度のモニタリング結果を利用した。

　図5．20に当該サイトでモニタリングされた大気質のダイオキシン類濃度の測定結果（各地点での測

定値の分布と平均値），およびサイトが属する自治体により，サイトの近郊でモニタリング実施日に

前後して測定された広域に分布する大気質のダイオキシン類濃度（バックグラウンド濃度）を示す。

なお，これらのモニタリングにおいてはポリウレタンフォームを装着したエアサンプラーが用いられ

ていることから，ガス態の化学物質濃度を測定していると考えられる。

　大気中のダイオキシン類濃度は冬期において一般的に高い値を示し，図5．20に示した結果について
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もその傾向がみられる。この要因としては，冬期は逆転層が形成されるためにダイオキシン類が低層

大気中に滞在しやすいこと，夏期には大気中でダイオキシン類の紫外線分解が生じている可能性があ

ること等が挙げられる。一方，モニタリング濃度とバックグラウンド濃度を比較すると，対策工の段

階を問わずモニタリング濃度はバックグラウンド濃度の季節変動特性とほぼ一致している。したがっ

て，本サイトからのガス態による化学物質の発生は有意なレベルではないと判断し，ガス態の化学物

質による環境リスクの算定は行わなかった。

粒子吸着態の化学物質

　大気中に存在する粒子状物質は，降下煤塵と浮遊粉塵に大別される。特に，粒径が10μm以下の

ものは浮遊粒子状物質（Suspended　Par七iculate　Matter：SPM）と呼ばれるが，　SPMを吸引摂取した

場合には肺の奥まで吸収されるため人体への影響が懸念される。したがって，大気汚染に係る環境基

準（付録C参照）において，SPMの大気中濃度が規制されている。

　大気中に存在するSPMのうち，当該サイトから発生するSPMのみにダイオキシン類，　PCBsが吸

着しているという仮定に基づき，当該サイトから発生するSPM濃度の推定を行った。土木工事中に

発生するSPM濃度については，実験的，経験的に予測する研究もなされているが（朝倉ら2000），

その予測は不確定要素が多い。したがって，本検討では当該サイトから発生するSPM濃度の時間的

変化c、8（舌）（ML一3）をモニタリング結果に基づいた以下の式（5．8）により推定した。

C58（孟）＝C。鵬（の一C、b（孟） （5．8）

ここで，c5m（孟）：当該サイトでモニタリングされたSPM濃度（ML－3），　Csb（の：SPMのバックグラウ

ンド濃度（ML－3）である。なお，バックグラウンド濃度とは，当該サイトに関係なく広域にわたって

存在する粉塵濃度のことであり，ここでは汚染サイトが位置する自治体によるSPM濃度の観測デー

タを用いた。

　式（5．8）に基づいて推定した当該サイトでのSPM濃度を図5．21に示す。なお，モニタリング値と

しては施工前（冬期）から施行中（秋期）にかけての約1年間に渡る測定結果を用いた。また，バッ
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図5．21地盤汚染サイトから発生するSPM濃度の推定結果
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表5．8SPMに含まれる化学物質量の推定方法とその値

Content　in　SPM

Construction　stage 　　Dioxins

iP9－TEQ／9）

PCBs

img／kg）

Note

Before 1，100 1．1 Maximum　concenもration　in　surface　soil

After
Open－air 1，000 10 Maximum　concen七ration　in　contam三nated　soil　I

Inside　the　tent 2，300 192 Maximum　concentra七ion　in　contami豆ated　soil　I

After 0 0 Capping　prevents　the　ge丑eration　of　contaminated　SPM

クグラウンド濃度は過去5年の季節毎の平均値を採用している。モニタリング濃度はバックグラウ

ンド濃度と比較して総体的に高い値であり，本サイトからのSPMの発生を示しているといえる。一

般的にSPM濃度は紫外線量や天候等の影響によって季節変動を有することから，冬に高く夏に低い

値を示すが，バックグラウンド濃度c。bの計測結果はこの傾向に一致している。一方，モニタリング

濃度については，掘削工が行われた夏期において高い値を示した。その結果，サイトから発生する

SPM濃度の推定値c5、は0．01（mg／m3）前後を推移しているが，掘削工の影響により夏期にのみ約

0．02（mg／m3）という比較的高い値を示している。

　一方，当該サイトにおいてSPMは表層土の風食作用により発生すると考えられる。したがって，

時間孟における大気中におけるSPMに付着した化学物質濃度0、pm（の（ML－3）は，　SPM中の化学物

質含有量0、（MM｝1）を用いて以下の式（5．9）で算出できる。

0、pm（オ）＝0、×c88（オ） （5．9）

　SPMに含まれる化学物質量σ、については，直接の測定値が得られなかったことから，表層土中の

化学物質量，および対策工の実施段階での地表面状態に基づき，表5．8に示す方法でその値を決定し

た。なお，施工中にサイト内から発生するSPM中の化学物質量については，ダイオキシン類含有量

が1，000P9－TEQ／9以上，もしくはPCB含有量が10　mg／kg以上の汚染土1の掘削作業は作業用テ

ント内で実施されていることを考慮し，汚染土Hの最大含有量を採用した。

5．5．2　浮遊粒子状物質による化学物質の輸送とその環境リスク

想定した曝露条件

　対策を実施しない場合におけるSPMによる環境リスクを評価することを目的として，サイト内お

よび近隣の住宅地においてSPMを50年間に渡り吸引摂取，皮膚接触すると仮定した場合の人体へ

の健康リスクを算出した。対策工事は図5．21中に示す春期に開始されていることから，対策前のサ

イト内のSPM濃度としては冬期におけるc。、を用いた。

　一方，対策工を実施した場合における環境リスクを評価するために，サイト内および近隣の住宅地

においてSPMを対策工実施中の濃度で1年間に渡り吸引摂取，皮膚接触するとした場合の人体への
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図5．22各曝露条件下における大気中のSPM吸着態化学物質濃度

健康リスクを算出した。対策工実施中のサイト内のSPM濃度としては春期～秋期までのc、、を適用

した。さらに対策工事中には，汚染土1に分類される高濃度汚染土はテント内に仮置きされ，封じ込

め施設への運搬等が行われる。そのため，1日8時間の作業を1年間に渡り実施した作業員が被る健

康リスクを，テント内におけるSPM濃度のモニタリング結果，および表5．8に基づいて算出した。

　上記の方法により推定した各条件下での大気中のSPM吸着態の化学物質濃度を図5．22に示す。

SPM濃度の距離減衰の評価

　近隣住宅地における環境リスクを評価するためには，その地点における当該サイトから発生した

SPM濃度を推定する必要がある。発生したSPMは大気中を輸送されるが，大気中を拡散することか

らその濃度は距離とともに減衰する。そこで，本検討では大気拡散式を用いて発生したSPM濃度の

距離減衰特性を求め，近隣住宅地におけるSPM濃度の推定を行った。

　大気中のガス，SPMの輸送特性は，平均風速のほか，気温勾配，日射量等などに依存する大気の

安定状態による乱流の影響を受けることから，大気拡散式は平均風速による輸送を移流，乱流による

輸送をみかけ上の拡散として考え，質量保存則に基づき誘導されている。大気拡散式によるSPM濃

度の距離減衰特性の評価方法を付録Dに示す。

　付録Dに示す方法に従って算出した，サイト境界からの距離と大気中のSPM吸着態のPCB濃度，

およびダイオキシン類濃度の関係を図5．23に示す。サイト内のSPMは，風速の影響を受け濃度を低

減させながらも周辺へ拡散していく傾向が確認される。サイト内におけるSPM吸着態の化学物質濃

度は想定した条件によって異なるが，濃度の距離減衰特性自体には変化はみられず，サイト付近では

濃度の距離減衰量は大きいが，サイトから遠ざかるにつれて緩やかになる挙動を示した。また，リ

スク評価の対象地点とした近隣住宅地におけるSPM吸着態の化学物質濃度は，サイト内の濃度の約

44％という算出値になった。



第5章環境リスク評価手法を導入した地盤汚染対策効果の定量化 155

竃1が＝巳藩艦劉1羅、
琶1。・・　　　（…u・・m・・
書

む

糞1σ3…二零誉蕊・・三二判『一・：：・

11ゲ

慧

　10石
　　　0　　　　　250　　　　500　　　　750　　　1000

　　Distance　from　the　contaminated　site（m）

1σ6

璽

11ヅ’

1が
§

詔10’9
3

一Before　construction（in　winter）

一一一 tnder　cons重ruc電ion　（in　spring）

　　　　　　　　（in　summer）
　　　　　　　　（in　autumn）

10’10

　　0　　　　250　　　　500　　　　750　　　1000

　　Distance　from　the　contaminated　site（m）

　図523サイトからの距離による大気中のSPM吸着態化学物質濃度（左：ダイオキシン類，右：PCBs）

環境リスクの算出結果とその評価

　対象サイトにおいてSPM吸着態の化学物質を吸引，皮膚吸着により摂取した場合の人体への健康

リスクの算出結果を図5．24に示す。

　対策工実施前においては，SPMを吸引摂取した場合のダイオキシン類によるリスクが最も高く，許

容リスクレベル（1，0×10｝6）に近い10－7オーダーの値を示し，PCBsによるリスクは，10『8オー

ダーであった。図5．18，図5．19に示した地下水の摂取によるリスクの算出値と比較すると，SPM吸

着態の化学物質によるリスクは相対的に高い値を示している。このことから，本サイトにおいては化

学物質による地下水汚染よりも，むしろ表層土の風食作用によるSPMの発生がもたらす環境影響が

大きいと考えられ，封じ込め処分におけるキャッピングの重要性が指摘できる。一方，皮膚吸着によ

るリスクはダイオキシン類，PCBsのいずれについても吸引摂取と比較して大幅に低い値を示してい

る。このことから，SPMの皮膚吸着による健康被害はほぼ無視できるレベルであると判断される。

　対策工実施中は，SPM吸着態の化学物質濃度は掘削作業の影響により高くなる傾向があるが（図

522参照），対策工事期間が約1年と曝露期間が短いため，リスクの算出値は低くなっている。この
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図5．26作業テント内におけるSPMに起因する環境リスクの評価結果

ことから，対策工事に伴う掘削等が環境に対し有意な影響を与えることはないといえる。さらに，対

策工事実施後は封じ込め施設内に汚染土は保管されることから，SPM吸着態の化学物質の輸送，お

よびその吸引摂取によるリスクはほぼ0になると考えられる。したがって，封じ込め対策工の実施は，

SPMの吸引摂取による環境リスクを効果的に制御・低減するものであるといえる。

　対象サイトから最も近い位置に存在する住宅地において，SPM吸着態の化学物質を吸引，皮膚吸

着により摂取した場合の人体への健康リスクの算出結果を図5．25に示す。

　サイトから発生したSPMは大気中を拡散することから，図5．23に示すようにサイトからの距離に

従って，その濃度が低下する。したがって，算出されたリスクも図5．24示すサイト内での算出結果と

比較してすべて低い値を示しており，算出値の傾向も同様であった。対策工を実施しない場合のリス

クレベルは，SPMを吸引摂取した場合のダイオキシン類によるリスクが最も高いが，10－8オーダー

にとどまった。このことから，当該汚染サイトの対策工事実施前の近隣…住民に対する健康影響は，有

意なレベルではなかったと判断できる。

　作業テント内において，作業員がSPM吸着態の化学物質を吸引，および皮膚吸着により摂取した

場合の健康リスクの算出結果を図5．26に示す。作業テント内のSPM吸着態の化学物質濃度は図5．22
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に示したようにサイト内と比較して高いが，作業員による曝露時間は制限されていることからリスク

レベルは許容値より低く，最大でもSPMを吸引摂取した場合のダイオキシン類によるリスクが10－8

オーダーを示すにとどまった。実際の作業においてはさらに防塵マスク等によりSPMの摂取を抑制

していることから，高濃度汚染土を取り扱う作業員にっいても有意な健康影響はないと判断できる。

5．6　汚染土・表流水の皮膚接触による環境リスク

　地下水，および大気を経由する化学物質の曝露以外にも，サイト内において表層土や表流水に直接

触れる皮膚接触による曝露の可能性が指摘できる。本節では，表層土壌，および地表面（排水路）を

流れる水に接触した場合のPCBs，ダイオキシン類による人体への健康リスクを算定し，環境影響の

評価を行った。

5．6．1　土壌の皮膚接触による環境リスク

　曝露の条件としては，対策工事実施前に汚染サイトにおいて表層土に接触した場合の健康リスク（条

件1），および対策工事実施中に作業員が表層土に接触した場合の健康リスク（条件2）をそれぞれ付

録Aの式（A．4），および図5．7に示したP値を用いて算出した。算出条件を表5．9に示す。表5．9の重

要なパラメータとしては吸収係数．4B3があるが，ここでは既往の報告値を用いた（U．S．EPA　1992；

US．EPA　2000）。なお，直接接触する土壌中の化学物質の濃度∂、としては，地盤調査において確

表5．9土壌の直接摂取による環境リスクの算出条件

Case

Case　1

Case　2

C・nstructlon　s七age

Before　constructlon　of　CDF

Under　construc七lon　of　CDF

Exposure　frequency

EF（eveRts／year）

12

240

Exposure　dura七10n

　ED（year）

50

1

Absorptlon　coe缶clent

　　AB5（一）

PCBs　O14

DXNs　OO3

　葉0－3

董

L10”4
圭

建10る
に

塁10お

』

て5104
速

210冒8
8
　1099

一Be弔ore　cons｛ruc哲onofCDF

齪Undercons廿uc価on　ofCDF（W◎rkers）

　PCBs
Dermal　con重ac重

　DlOXIns
Dermal　contact

図5，27土壌の皮膚接触に起因する環境リスクの評価結果
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認された化学物質含有量の最大値を用いた。

　図5．27に，土壌の直接接触による環境リスク評価の結果を示す。いずれの算出結果も10－6～10『7

オーダーの範囲にあり，許容値前後の値を示している。表層土の化学物質含有量を確認された最大濃

度で与えていることから安全側の算出結果にはなっているが，他の曝露経路と比較して高い値を示し

ている。このことから，立入制限等により直接接触を防ぐことが本サイトの対策において重要度が高

いといえる。一方，施工中においては実際には防護手袋を着用していることから直接接触をする可能

性は非常に低いが，直接接触のリスクが比較的高いことから，防護の重要性が示されているといえる。

5．6．2　表流水の皮膚接触による環境リスク

　表流水の皮膚接触による環境リスクの算出にあたっては，サイト内の表流水が流れ込む排水路にお

ける化学物質濃度のモニタリング結果に基づいて，対策工事実施前に表流水に直接接触した場合の健

康リスク（条件1），対策工事実施中に作業員が表面水に直接接触した場合の健康リスク（条件2），

および対策工事終了後の健康リスク（条件3）をそれぞれ付録Aの式（A，6），および図5．7に示し

たP値を用いて算出した。算出条件を表5．10に示す。なお，排水路からPCBsは検出されなかった

ことから，ダイオキシン類のみを対象化学物質とし，式（A．6）中の皮膚浸透係数Pσについては既

存の報告値を用いた（Risk　Science　Program　1994）。

　図5．28に，表流水の直接接触による環境リスク評価の結果を示す。対策の実施により1オーダー程

度リスクが低下しており，対策工によるリスクの低減効果が確認される。　しかしながら，リスクレ

表5．10表流水の直接摂取による環境リスクの算出条件

Case Constructloロs七age
Exposure　frequency　　Exposure　duratlo且　　Percolatlon　coef丘clent

EF（events／year）　　　　　　ED（year）　　　　　　　　PO（cln／hour）

Case　1 Before　construction　of　CDF 12 50

Case　2 Under　construction　of　CDF 240 1 0．01

Case　3 After　construc七ion　of　CDF 12 50
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図5．28表流水の皮膚接触に起因するダイオキシン類による環境リスクの評価結果
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ベルはいずれの条件下においても10－11～10－12オーダーと非常に低い値を示していることから，表

流水の直接接触によるリスクはほぼ無視できるレベルであるといえる。

5．7　総合評価

　5．4～5．6に述べたリスク評価結果を曝露シナリオ毎に取りまとめたものを表5．11に示す。なお，表

5．11中のリスクの算出値はPCBsとダイオキシン類による人体への健康リスクのうち，リスクの高い

化学物質による50％リスク値を示している。

　表5．11においては，本サイトにおいて想定される曝露シナリオについて，その曝露の頻度（起こ

りやすさ）と曝露の対象となる集団の大きさから判断した「影響度」，対策前のリスクレベルから判

定できる「対策の必要性」，対策後の推定リスクレベルから判定できる「対策工の有用性」に基づい

て，対策工の重要性（優先度）を評価している。例えば，近隣住宅地におけるSPMの吸引摂取，皮

膚吸着は日常的に発生し，影響を受ける集団も大きい。次に，対策前のリスクレベルの観点から検討

するとSPMの吸引摂取によるリスクはやや高いが，皮膚吸着によるリスクはほぼ無視できる程小さ

い。このことから，SPMの吸引摂取に対する対策の必要性は高いと考えられ，対策の実施による大

幅なリスク低減効果も見込まれる。このことから，本サイトにおける対策としては有害化学物質を含

むSPMの発生を抑制するキャッピングが最も重要であり，優先順位が高い対策と判断できる。

　サイト内におけるSPMの吸引摂取と皮膚吸着，土壌と表流水の直接接触は起こりうる曝露ではあ

るが，影響を受ける集団は比較的限定されている。しかしながら，SPMの吸引摂取と土壌の直接摂

取によるリスクレベルは許容レベルに近い値を示していることから対策工の必要性は高く，また対策

効果も期待できる。したがって，キャッピングと併せて立入制限による土壌の直接摂取の制限も優先

順位の高い対策であると考えられる。

　地下水の飲料摂取による曝露を考えると，当該サイトにおいては地下水の利用が行われていないこ

とから，人体の健康への影響度は非常に低いと考えられる。一方，地下水の有する潜在的な環境リス

クは特にサイト内において高いことから，対策工の必要性はあると考えられる。しかし，影響度が小

さく，サイト内においては鉛直遮水壁によるリスク低減効果も比較的低いことから，対策の重要性，

優先順位はキャッピング立入制限と比較して低いと判定できる。但し，摂取した場合のリスクは高

いため，生態環境に対する影響度を考慮した場合，もしくは本サイト周辺において仮に地下水利用が

行われている場合には遮水壁打設の優先度は高くなるといえる。

　以上の議論より，地盤汚染サイトにおける封じ込め施設の設計および性能評価における評価指標と

して環境リスクの概念を導入し，曝露シナリオ，化学物質毎の相対的なリスクを比較することで，対

策工の必要性と予想される効果，および危険性の高い曝露経路を定量的に評価することが可能とな

る。さらに，その評価結果にしたがって対策工の重要性，優先順位を判定することができることから，

土壌汚染対策法の導入を背景として社会的に要求されている経済的な地盤汚染対策の立案，推進に寄

与するものであるといえる。
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5．8　本章のまとめ

　本章では，地盤汚染物質の拡散防止技術として一般的に適用される汚染土の封じ込め処分が実施さ

れているサイトに対して環境リスク評価を適用し，地盤汚染によるリスクと対策工の妥当性を定量的

に評価した。特に，従来の地下水による化学物質の輸送に加えて，当該サイトにおける風況データや

モニタリング結果を利用することにより大気を媒体とした曝露量，および直接摂取による曝露量を推

定し，リスクの高い曝露経路の特定と各種封じ込め対策工の重要性，優先順位の判定を試みた。得ら

れた成果を以下にまとめる。

1）本サイトにおいて想定される曝露シナリオ（地下水の飲用摂取，大気の吸引摂取，土壌（SPM）

　の経口摂取，土壌の皮膚接触，水の皮膚接触）について，曝露の対象となる集団が，ある濃度の

　化学物質を含有する媒体に曝露された場合における個人的な要因に起因するリスクの格差（分

　布）をP値という指標を用いて定量的に求めた。ここでの個人的な要因とは，大気摂取率，飲

　料水摂取率，体重等の個人格差を示し，P値の物理的な意味は化学物質を含有する媒体の単位

　体重あたりの日摂取量の分布である。P値の評価にあたっては，モンテカルロシミュレーショ

　ンに基づく評価手法を用い，P値の5％値，95％値をある集団内のリスクの個人格差としてリス

　ク評価に適用した。

2）地盤汚染サイトにおける地下水流れ場を浸透流解析によって推定し，汚染土から帯水層に溶解

　する化学物質（PCBs）の輸送挙動を有限要素法による移流分散解析を用いて評価した。さらに，

　鉛直遮水壁の打設による化学物質の輸送特性への影響と，それに伴う地下水の飲用摂取を想定

　した場合のリスクの低減効果を定量的に評価した。その結果，サイト境界における対策を実施

　しない場合のリスクは一般的な許容レベルと比較して低い値であるが，遮水壁の打設によりさ

　らにオーダーレベルで低下する。一方，リスクレベルが高いサイト内においては，対策の実施

　によるリスクの低減率は約55％であったが，対策を実施しない場合と比較して地下水中の化学

　物質濃度の上昇は抑制されており，長期的な観点ではリスクの低減効果は高いと判断できる。

3）大気質を経由する化学物質の曝露の可能性を各種モニタリング結果に基づいて検討し，大気中

　の浮遊粒子状物質（SPM）に吸着した形態の化学物質をサイト内，および近隣…住宅地において

　吸引摂取皮膚接触した場合の健康リスクを算出した。その結果，SPMの皮膚吸着によるリ

　スクは無視できるレベルであったが，SPMの吸引摂取によるリスクについては，サイト内，近

　隣住宅地のいずれにおいても一般的な許容値よりは低いが，地下水の飲料摂取によるリスクよ

　りも大幅に高い値を示した。対策工事中には掘削工等の影響によりSPM濃度の上昇が確認さ

　れたが，対策工事中のリスクは対策をしない場合の推定リスクと比較しても小さく，対策後は

　キャッピングによりほぼゼロリスクになることから，封じ込め対策によるリスク低減効果は高

　いといえる。

4）対策が実施されていない状態における汚染土，および表面水の直接接触によるリスクをモニタリ
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ング結果に基づいて算出した。その結果，汚染土の直接接触によるリスクが一般的な許容レベル

とほぼ同様の値を示したことから，立入制限等により土壌の直接接触による曝露を管理する必

要がある。一方，表流水の直接接触によるリスクは非常に小さく，無視できるレベルであった。

5）対策工事中の作業員，および近隣住民に対するリスクをモニタリング結果等に基づいて推定し

　た結果，作業員による土壌の直接接触を除いては10－8以下の低いレベルであった。また，土

　壌の直接接触についても，防護服の着用等の簡単な対策で防止することが可能であることから，

　本対策工事の実施による有意な環境リスクの発生はないといえる。

6）本サイトで想定される曝露シナリオについて，その曝露の頻度（起こりやすさ）と曝露の対象

　となる集団の大きさから判断した「影響度」，対策前のリスクレベルから判定できる「対策の

　必要性」，対策後の推定リスクレベルから判定できる「対策工の有用性」に基づいて，対策工

　の重要性（優先度）を評価した結果，本サイトにおける対策としてはSPMの発生を抑制する

　キャッピングおよび土壌の直接摂取を防止する立入制限が最も重要であり，優先順位が高い

　対策と判断できる。ただし，サイト内においては地下水の潜在的な環境リスクも高いことから，

　生態環境に対する影響度を考慮する場合や本サイト周辺において仮に地下水利用が行われてい

　る場合には，鉛直遮水壁による対策の優先度も高くなるといえる。

　2003年2月の土壌汚染対策法の施行により，汚染原因者だけではなく土地所有者に汚染判明時の

浄化責任が問われることになっている。しかし，現在の我が国の経済状況を考えると，すべての汚染

サイトを浄化することは不可能であり，現実的な対応策としては，緊急を要する地盤汚染サイトの判

定，当面の環境リスクを適正に回避する対策の実施を通して，地盤汚染対策の効率化を図る必要があ

る。特に本研究で対象としている固化・不溶化や封じ込め対策といった地盤汚染の拡散防止技術は，

汚染物質を除去を目的とした対策ではないことから，対策の妥当性を定量的に評価することが求めら

れる。このような観点からも，合理的にリスクの高い曝露経路を同定し，その結果に基づいて対策の

優先度を判定することができる環境リスク評価は，浄化対策の立案，設計段階において強力なツール

であるといえ，環境リスク評価に基づいた浄化レベルの設定，優先度の決定を地盤環境保全技術の基

本とすることが望ましい。

　その一方で，従来の環境基準に基づいた判断を行う場合と比較して，地盤汚染サイト毎にリスク評

価を行う場合は，決定するべきパラメータ数が非常に多いことから，従来型の地盤汚染調査では必要

なパラメータをすべて決定することはできない。本研究においても決定できないパラメータについて

は推定値を適用し，不確実な要因については安全側の評価を行っている。したがって，対策工がオー

バースペックになる可能性があり，地盤汚染対策の効率化を図るというリスク評価導入の基本的な目

的と相反することになる。このことから，今後の課題として，化学物質の種類毎，曝露シナリオ毎，

汚染サイトのパターン（深度，地層構成等）毎等にリスク評価に必要となるパラメータの感度解析を

行い，解析結果に対する影響が大きいパラメータを抽出し，体系的に整理する必要がある。その結果

に基づいて，地盤汚染調査，各種試験方法，モニタリング調査の体系化を図り，支配的なパラメータ，
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および算出されたリスクの信頼性を向上させる必要がある。具体的には，調査，試験を段階的に実施

し，第1段階では概要調査として対象サイトにおける危険性の高い支配的な曝露経路を抽出し，第2

段階では詳細調査として，支配的な曝露経路における感度の高いパラメータの同定を行うといった方

針が望ましいと考えられる。



第6章

結　論

6．1　本研究の成果

本研究によって得られた成果と各章における要点を以下に示す。

第1章：地盤汚染問題における環境リスク評価の概念を解説するとともに，地盤汚染に関する関連法

規とその対策技術についてとりまとめた。汚染物質の拡散防止技術と分解・抽出技術の相違について

解説し，固化・不溶化処理，封じ込め処分といった拡散防止技術の妥当性を検証する上での性能設計

の導入や環境リスクに基づく定量的評価の重要性を詳述した。

第2章：汚染物質の拡散防止を目的とした基幹的な技術のひとつである固化・不溶化処理は，主に重

金属による汚染土に適用される。固化・不溶化処理は，セメント系固化材を用いた固化処理技術，各

種薬剤を用いた不溶化処理に分類できる。前者は，マトリックスの緻密化，難水溶性塩の形成，反応

生成物による重金属の固定化作用の複合的な作用により，後者は，難水溶性もしくは毒性の低い形態

の形成により有害重金属の移動性を抑制する技術である。これらの物理化学的な重金属の移動抑制機

構は可逆的なものであり，曝露される環境条件によっては移動性が高くなる可能性が指摘できる。具

体的には，乾燥・炭酸化による処理土の中性化と反応生成物の溶解，酸の接触による重金属の溶解度

の上昇，海水の接触によるマトリックスの崩壊といった要因が重金属の挙動に影響を与えると考えら

れる。本章では，重金属の溶出特性と様々な物理化学的要因の関係を解説するとともに，具体的にそ

の影響を明らかにするために実施される種々の溶出試験を体系的にとりまとめた。次に，これらの溶

出試験を重金属汚染土のセメント固化体を対象として実施し，海水の接触，および乾燥・炭酸化が重

金属の溶出特性に与える影響を実験的に検討した。

　海水は純水と比較して，同じpH条件下であれば重金属の溶出量を増加させる傾向にあるが，海水

が有するpH緩衝作用によって，固化体一溶媒系のpHは重金属の溶解度が低い弱アルカリ性の値を示

す。そのため，重金属の溶出量は海水を溶媒として使用した場合に低い値を示し，タンクリーチング

試験結果より推定したFickの拡散則に基づく重金属の溶出に関わる見かけの拡散係数は，海水を溶

媒とした場合に1オーダー程度低下する結果となった。しかしながら，海水中においては重金属の溶

164
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出量が収束する傾向がみられず，微量の溶出が長期に渡って継続することが確認された。

　乾湿繰り返し曝露によって乾燥・炭酸化を促進させたセメント処理土は，一軸圧縮強さの低下は比

較的小さいものの，供試体内部の中性化の進行が顕著であり，酸緩衝容量の低下も確認された。した

がって，0．1mol／kg以下の少量の酸の接触に対しても，処理土はpH＝7～8の中性を示す。鉛はpH＝7

～8においても溶解度が非常に低いことから溶出量の顕著な増加は確認されなかったが，環境基準項

目であるカドミウムはpH＝7～8において高い溶解度を示すことから，カドミウム汚染土にセメント

固化処理を行う場合には乾燥・炭酸化の防止が必須となる。さらに，乾燥・炭酸化の影響により，安

定処理土の表面部分においては比較的溶出し易い交換態，炭酸塩態の鉛が増加することが明らかに

なった。これに伴い，環境庁告示46号試験による鉛溶出濃度が高くなることが確認された。

第3章：重金属を含有する一般廃棄物焼却飛灰，下水汚泥焼却灰の地盤材料としての有効利用を想定

して固化処理を実施し，その溶出特性を実験的に評価した。次に，下水汚泥焼却灰を埋め戻し材とし

て地盤工学的に有効利用する場合，および一般廃棄物焼却飛灰の埋立地盤を跡地利用する場合をそれ

ぞれ想定し，溶出試験結果と簡便な数学モデルを用いた重金属溶出フラックスの推定方法，ならびに

環境影響の評価手法を提案した。廃棄物の有効利用・処分による環境影響の評価においては，溶出濃

度に着目されることが多いが，環境リスクという観点では，曝露経路となる媒体（地下水，大気等）

への排出量を求める必要があることから，溶出フラックスに基づく評価が妥当である。鉛直カラム試

験装置を用いた溶出試験により，廃棄物層からのアルカリ，重金属の溶出量とpH，流量等の支配的

要因の関係を明らかにし，溶出フラックスの推定を行った。下水汚泥焼却灰を埋め戻し土として有効

利用する場合には，地盤が有する化学物質の吸着作用を利用した緩衝層を設けることにより，溶出し

た化学物質による環境影響を効果的に制御できることを実験結果に基づいて明らかにした。一般廃棄

物焼却灰埋立地盤の跡地利用に伴う環境影響の評価においては，重金属の溶出濃度が主に浸出水の

pHに依存することを実験的に明らかにし，既設処分場に埋め立てた場合の帯水層への溶出フラック

スの算定を行った。また，浸出水水位の管理や遮水工の設置による環境影響の低減効果を帯水層中の

推定化学物質濃度の観点から定量的に評価し，適正な維持管理の重要性を指摘した。

第4章：廃棄物処分に伴う地盤環境の汚染を防止する際には，廃棄物処分場の建設・供用時における

適正なリスク管理・軽減が重要となる。特に地盤工学的な観点からは，適正な遮水工の整備を行い，

周辺環境への有害物質の流出速度・濃度を低減させることが環境リスクを低減する上で有効である。

本章では，処分場周辺の水分，および有害物質の挙動を浸透流・移流分散解析の実施を通して検証し，

長期に渡って安定した性能を担保しうる遮水工構造を提案することを試みた。近年は，都市部を中心

として管理型廃棄物処分場の残余容量が逼迫していることから，大規模の処分が可能であり，かつ近

隣住民への環境リスクを懸念する必要がない管理型海面埋立処分場の需要が高くなっていることを受

け，特に海面処分場の廃棄物埋立護岸を検討の対象とした。海面処分場の廃棄物埋立護岸を構成する

遮水シートやケーソン，止水矢板を長期に渡って供用した場合，シートの損傷やケーソン・矢板の継
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ぎ手部の破損が生じ，局所的な有害物質の漏出が生じることが予想される。したがって，廃棄物埋立

護岸の損傷部等からの局所的な有害物質の流出をリスクとして定量的に評価し，流出が生じた場合に

も，護岸全体として遮蔽機能を発揮する適正な構造形式を解析的に検討した。解析では，遮水シート

と重力式ケーソンを用いた廃棄物埋立護岸を検討対象として移流分散方程式に基づいた二次元有限要

素解析を実施した。さらに，処分場場外への化学物質の流出フラックス，濃度を最小化するという性

能評価の考え方に基づいて，適正な護岸構造形式を提案した。遮水シート損傷部からの流出量の評価

においては，基盤層の透水係数等の影響要因を考慮した損傷部からの流量を浸透流解析を用いて定式

化を行い，既往の研究で報告されている損傷頻度を参照して遮水シートの等価換算透水係数を決定す

る手法を示した。シート敷設長や裏込め材料の透水性といった埋立護岸の設計細目が遮水性能に与え

る影響を解析的に評価し，合理的な構造を有する埋立護岸形式として4つの構造形式を提案し，その

遮水性能を明らかにした。併せて，既往の研究成果のレビューに基づいて，鋼矢板・鋼管矢板式護岸

の管理型処分場の遮水護岸としての適用性を明らかにした。

第5章：廃棄物の不法投棄に起因するPCBsとダイオ・キシン類によって汚染された実汚染サイトを対

象として，地盤汚染物質による当該サイト内と近隣住宅地における環境リスクを解析的に評価すると

ともに，CDF（Containment　Disposa1　Facility）内に汚染土を封じ込め保管する対策の妥当性を検証

した。はじめに，当該サイトにおいて想定される曝露シナリオ（地下水の飲用摂取，大気の吸引摂取，

土壌（SPM）の経口摂取土壌の皮膚接触，水の皮膚接触）について，曝露の対象となる集団がある

濃度の化学物質を含有する媒体に曝露された場合におけるリスクの個人格差（分布）をP値という指

標を用いて定量的に求めた。P値の科学的な意味は化学物質を含有する媒体の単位体重あたりの日摂

取量の分布である。P値の評価にあたっては，モンテカルロシミュレーションに基づく評価手法を用

い，P値の5％値，95％値をある集団内のリスクの個人格差としてリスク評価に適用した。解析にお

いては，地下水，および大気を経由してサイトから拡散する地盤汚染物質の移動特性を評価した。地

下水中の水溶性化学物質の輸送評価には移流分散方程式に基づく2次元有限要素プログラム，大気中

の粒子状浮遊物質の輸送評価には大気拡散方程式の解析解をそれぞれ用い，汚染源濃度等はモニタリ

ングデータに基づいて推定した。さらに解析結果に基づいて，サイトにおける地下水の飲用摂取，大

気中の浮遊粒子状物質（SPM）に吸着した形態の化学物質の吸引摂i取・皮膚接触，サイト内での汚染

土の直接接触等によるリスクを対策の実施前後でそれぞれ算出・比較した。その結果に基づいて，対

策工の実施による新たな環境リスクの発生がないこと，対策実施後は環境リスクが低減されることを

定量的に示し，本サイトにおける地盤対策の妥当性を明らかにした。さらに，リスクの算出結果に基

づいて，曝露シナリオの頻度（起こりやすさ）と曝露の対象となる集団の大きさから判断した「影響

度」，対策前のリスクレベルから判定できる「対策の必要性」，対策後の推定リスクレベルから判定

できる「対策工の有用性」に基づいて，対策工の重要性（優先度）を評価する考え方を示し，本サイ

トにおける対策としてはSPMの発生を抑制するキャッピングおよび土壌の直接摂取を防止する立

入制限が最も重要であり，優先順位が高い対策であることを明らかにした。
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6．2　土壌・地下水汚染対策の合理的設計に向けた本研究の意義

　本研究は，固化・不溶化処理，封じ込め保管といった地盤汚染物質の拡散防止技術を対象として，

汚染物質の移動特性の解明・推定に主眼をおき，環境リスクの低減に有効な対策を明らかにすること

を目的としている。汚染物質の拡散防止技術は，抽出・分解技術と比較して，地盤中に汚染物質が残

存することから潜在的な環境リスクが残るという点で不利である。しかしながら，原位置での汚染物

質の抽出・分解効率は明確ではなく，浄化に要する期間や投資を推定することができないことから，

抽出・分解技術を適用する場合は，対策期間が長期化し，コストも比較的高くなる傾向にある。した

がって，対策が行われずに放置されるケースが発生していることから，現実的な対応としては，拡散

防止技術を用いて汚染物質の曝露経路を遮断し，当面の環境リスクの低減を図ることが望ましいと考

えられる。その一方で，リスク低減を目的とした拡散防止技術の積極的な適用を図るには，地盤中に

残存する汚染物質による環境リスクを明らかにし，対策工の妥当性（リスク低減効果とその耐久性）

を検証することがリスクコミュニケーションの観点からも重要になるといえる。

　第5章で示した実汚染を対象とした環境リスク評価は，抽出・分解等が難しいPCB，ダイオキシ

ン類といった難分解性有機化合物の複合汚染土の封じ込め処分を対象としている。このような汚染土

は封じ込め処分による対策が取られるケースが多いことから，ここで用いた手法および成果は，拡散

防止技術の妥当性を環境リスクに基づいて評価する際に有用であり，リスク評価に必要となる地盤調

査やモニタリングデータの項目を提供するものである。第4章で示した海面処分場護岸の適正構造の

検討についても，海面処分場という異なるフィールドでの検討ではあるが，遮水工材料の損傷等を考

慮した遮水壁の長期的な性能，および適正な遮水工構造の検討手法に関する成果は，封じ込め処分の

長期的なリスクの評価と低減に有効である。

　固化・不溶化処理による対策を実施する場合にも，第2章，第3章の成果として得られている，曝

露環境が固化・不溶化処理土の溶出特性に及ぼす影響や地盤中における溶出量・溶出フラックスの定

量化手法は，処理土の適正な管理方法の確立，および長期的な溶出挙動と環境リスクの評価に寄与す

るものである。

　以上のように，本研究での成果は主に地盤汚染の拡散防止技術の適用に対して有効な手段であるが，

第5章で示したリスクの高い曝露経路を同定し，その結果に基づいて対策の優先度を判定する対策設

計の考え方は，浄化対策の立案，設計段階において強力なツールであるといえ，環境リスク評価に基

づいた浄化レベルの設定，優先度の決定を地盤環境保全技術の基本とすることが望ましいといえる。

6．3　今後の展望・課題

　今後の展望・課題を以下に述べる。なお，各章のまとめにおいて個々の検討に対する課題を述べて

いることから，ここでは総括的な展望・課題を述べる。

　本研究では・主に移動性の低い重金属や難分解性有機化合物を対象としたリスク評価をしており，



168 第6章　結　論

検討の対象とした地盤汚染物質は非常に限られている。現状では実験データが十分に蓄積されていな

いが，地盤汚染の環境リスク評価手法を体系的に示すには，化学物質の物性と対策手法毎に支配的な

リスクを明らかにし，リスク評価において重要性の高い地盤調査項目，実験項目と手法，モニタリン

グ項目を明確にすること，およびパラメータの信頼性を向上させることが望まれる。さらに，本研究

では有害物質の溶出特性の評価を主眼としており，地盤汚染物質の挙動を支配するもうひとつの大き

な要因である地盤中での化学物質の分解や吸着といった作用を十分に検討していない。しかし，第5

章に示したように，吸着や分解といったパラメータが環境リスクの評価結果に及ぼす影響は非常に大

きい。吸着については吸着量の評価手法が積極的に議論されているものの，複数の化学物質が共存す

る場合などはその評価が難しい。分解性の高い物質についても副次生成物の影響を考慮しつつ，定量

的な評価手法や指標値を明らかにする必要がある。

　一方，リスクコミュニケーションにおける指標として直接的に環境リスクを用いる場合，従来から

も指摘されているように我が国では確率論的な考え方が浸透していないことから，地域住民に受け入

れられない場合が多い。したがって，受容可能な環境リスクレベルそのものを検討することを含めて，

円滑なリスクコミュニケーション手法の確立を図る必要があるといえる。



付録A

曝露経路毎の環境リスク算出方法

A．1

A．2

地下水の飲料摂取

　　　　　　　　　鮒一切・5F・（IEω×EF×ED　　13w×．4T）

　　　　0切　　：地下水中の化学物質曝露濃度の平均値　　（mg／の

　　　　盟潔蕪　　　蹴bw／剛
　　　　EF　　　　曝露頻度　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（days／year）

　　　　ED　　曝露期間（＝オ2一孟1）　　　　　　　　（years）

　　　　盟；鴇寺間　　　臨）

大気の吸引摂取

　　　　　　　　　備鴎・3F・（IRα×EF×ED　BW×．4T）

　　　　∂α　：大気中の化学物質曝露濃度の平均値　　（mg／m3）

　　　　器：難謙　　　欝bw／姻
　　　　EF　：曝露頻度　　　　　　　　　　　　　　（days／year）

　　　　鍬鷺期間（＝オ2一孟1）　欝）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　169

（A．1）

（A．2）



170 付録A　曝露経路毎の環境リスク算出方法

　　　　　　　　　　　　．4T　：平均時間

A．3　飛散粒子の吸引摂取

砺κ一娠…θF・・F・（

0、pm　：飛散粒子中の化学物質濃度

ε　　　：大気中の飛散粒子濃度の平均値

5F　　　　：Slope　Factor

OF　・換算率（＝10－6）

∫Rα　　：大気摂取率

EF　　：曝露頻度

ED　　：曝露期間（＝孟2一オ1）

BW　　：体重

AT　　：平均時間

（days）

m詳鐸D）

　　　　（mg／kg）

　　　　（mg／m3）

　　　　（［mg／kg－bw／day］－1）

　　　　（kg／mg）

　　　　（乏／day）

　　　　（days／year）

　　　　（years）

　　　　（kg）

　　　　（days）

（A．3）

A．4　土壌の皮膚接触

　　　　　　　　臨一属・θF・超θ・・F・（、4F×3AんxEF×Eヱ）　　　BW×．4T）

　　　　　　　　∂、　　：表土中の化学物質濃度（平均値）　　　（mg／kg）

　　　　　　　　5F　　：Slope　Factor　　　　　　　　　　　　　　（［mg／kg－bw／day］－1）

　　　　　　　　．4F　　：土壌の皮膚への執着係数　　　　　　　（mg／cm2／event）

　　　　　　　　．4B5　：化学物質の吸収係数　　　　　　　　　（一）

　　　　　　　　OF　　：換算率（＝10一6）　　　　　　　　　（kg／mg）

　　　　　　　　　乱4九　：手の表面積　　　　　　　　　　　　　（cm2）

　　　　　　　　EF　　：曝露頻度　　　　　　　　　　　　　　（events／year）

　　　　　　　　　ED　　：曝…露期間　　　　　　　　　　　　　　（years）

　　　　　　　　　βW　　：体重　　　　　　　　　　　　　　　　　（kg）

　　　　　　　　　AT　　：平均時間　　　　　　　　　　　　　　（days）

（A．4）

A．5　土壌の経口摂取

鮒一属・5F・（一τR5　x　EF×ED　BW×．4T）
（A．5）
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　　　　　　　　　∂，　　：表土中の化学物質濃度（平均値）　　　　（mg／kg）

　　　　　　　　　5F　　：Slope　Factor　　　　　　　　　　　　　　　　（［mg／kg－bw／day］－1）

　　　　　　　　　IR、　：土壌摂取率　　　　　　　　　　　　　（mg／event）

　　　　　　　　　EF　：曝露頻度　　　　　　　　　　　　　（events／year）

　　　　　　　　　EP　：曝露期間　　　　　　　　　（years）
　　　　　　　　　BW　　：体重　　　　　　　　　　　　　　　　　（kg）

　　　　　　　　　五丁　　：平均時間　　　　　　　　　　　　　　　（days）

A．6　水の皮膚接触

　　　　　　　　臨一∂・×3F・・F・（Pσ×5・4ん×ETxEF×E．D　　　　　BW×．4T）

　　　　　　　　　0ω　　水の化学物質濃度（平均値）　　　　　　（mg／の

　　　　　　　　　5F　　：Slope　Factor　　　　　　　　　　　　　　（［mg／kg－bw／day］－1）

　　　　　　　　　器；簾灘謬）　　　鯉。。

　　　　　　　　　盤毒編積　　　　　1臨＿、）

　　　　　　　　　EF　：曝露頻度　　　　　　　　　　　　　　（events／year）

　　　　　　　　　ED　　曝露期間　　　　　　　　　　　　　　（years）

　　　　　　　　　BW　　体重　　　　　　　　　　　　　　　　　（kg）

　　　　　　　　　．4丁　　平均時間　　　　　　　　　　　　　　（d可s）
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付録B

対象サイトにおけるモニタリング調査の実施状況

　当該サイトでの，対策工の妥当性と対策工実施前後・実施中における周辺環境への影響を把握する

ために継続的に実施されているモニタリング調査の実施状況と調査内容を以下に示す。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0　　　　　　　　　100m
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　一

膠

圏

排水路

▼

゜欝勢

　　　　驚冊r

難き

　飾働

驚襲
　響

デ1衡脅漸晦→1

道　路

●

　　　　　　　　　▼

蟻難髪〃
、霧諺；：亮

環境質 記号 調査項目の内容

大気質・悪臭 ● 粉塵，ダイオキシン類，臭気

水質 ▲ 地下水質，地下水位

▽ 排水路中の水の水質

■ 地下水質

発生ガス O メタン，硫化水素、酸素，二酸化炭素，温度

環境質 項目 内容 備考

粉塵 浮遊粒子状物質 連続測定（地上3m高）

気象 風向，風速 連続測定（地上5m高）

大気 降水量，気温，湿度 連続測定（地上1．5m高）

ダイオキシン類 ダイオキシン類濃度（二重測定） 年4回測定（地上3m高）

悪臭 臭気指数 年4回測定

水質分析1 水温，pH，電気伝導率，塩化物イオン，　SS 年4回測定（施工前・施工後）

地下水・排水路
月1回測定（施行中）

水質分析1 PCB，ダイオキシン類，油分，砒素，総水銀鉛 年20r　4回測定

地下水位 孔内水位（地下水のみ） 連続測定

発生ガス
メタン，二酸化炭素，硫化水素，アンモニア，酸素 施工後にモニタリング開始

揮発性有機化合物，塩化水素，フッ素，ベンゼン 年4回測定
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付録C

大気汚染に係る環境基準

1．大気汚染に係る環境基準

二酸化いおう 1時間値の1日平均値が0．04ppm以下であり， 溶液導電率法又は紫外線蛍光法

（SO2） かつ，1時間値が0．1ppm以下であること。

一酸化炭素 1時間値の1日平均値が10ppm以下であり， 非分散型赤外分析計を用いる方法

（CO） かつ，1時間値の8時間平均値が20ppm以下

であること。

浮遊粒子状物質 1時間値の1日平均値が0．10mg／m3以下であ 濾過捕集による重量濃度測定方法又はこの方

（SPM） り，かつ，1時間値が0．20mg／m3以下である 法によって測定された重量濃度と直線的な関

こと。 係を有する量が得られる光散乱法，圧電天び

ん法若しくはベータ線吸収法

二酸化窒素 1時間値の1日平均値が0．04ppmから0．06 ザルツマン試薬を用いる吸光光度法又はオゾ
（NO2） ppmまでのゾーン内又はそれ以下であること。 ンを用いる化学発光法

光化学オキシダント 1時間値が0，06ppm以下であること。 中性ヨウ化カリウム溶液を用いる吸光光度法

（OX） 若しくは電量法，紫外線吸収法又はエチレン

を用いる化学発光法

備考

1．環境基準は、工業専用地域、車道その他一般公衆が通常生活していない地域または場所については、適用しない。

2．浮遊粒子状物質とは大気中に浮遊する粒子状物質であってその粒径が10μm以下のものをいう。

3．二酸化窒素について、1時間値の1目平均値が0．04ppmから0．06　ppmまでのゾーン内にある地域にあっては、原

則としてこのゾーン内において現状程度の水準を維持し、又はこれを大きく上回ることとならないよう努めるものと

する。

4．光化学オキシダントとは、オゾン、パーオキシアセチルナイトレートその他の光化学反応により生成される酸化性

物質（中性ヨウ化カリウム溶液からヨウ素を遊離するものに限り、二酸化窒素を除く。）をいう。
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2．有害大気汚染物質（ベンゼン等）に係る環境基準

ベンゼン 1年平均値が0．003mg／m3以下であるこ 測定方法は，キャニスター又は捕集管により採取

と。 した試料をガスクロマトグラフ質量分析計によ

トリクロロエチレン 1年平均値が0．2mg／m3以下であること。 り測定する方法を標準法とする。また、当該物質

テトラクロロエチレン 1年平均値が0．2mg／m3以下であること。 に関し、標準法と同等以上の性能を有使用可能

ジクロロメタン 1年平均値が0．15mg／m3以下であること。 とする。

備考

1．環境基準は、工業専用地域、車道その他一般公衆が通常生活していない地域または場所については、適用しない。

2．ベンゼン等による大気の汚染に係る環境基準は、継続的に摂取される場合には人の健康を損なうおそれがある物質に

係るものであることにかんがみ、将来にわたって人の健康に係る被害が未然に防止されるようにすることを旨として、

その維持又は早期達成に努めるものとする。

3．ダイオキシン類に係る環境基準

ダイオキシン類 1年平均値がo．6P9－TEQ／m3以下である ポリウレタンフォームを装着した採取筒をろ紙

こと。 後段に取り付けたエアサンプラーにより採取し

た試料を高分解能ガスクロマトグラフ質量分析

計により測定する方法。

備考

1．環境基準は、工業専用地城、車道その他一般公衆が通常生活していない地域または場所にっいては、適用しない。

2．基準値は、2，3，7，8一四塩化ジベンゾーパラージオキシンの毒性に換算した値とする。



付録D

大気汚染物質濃度の距離減衰特性の評価方法

D．1　計算方法

　大気中の化学物質の輸送は，平均風速のほか，気温勾配，目射量等に依存する大気の安定状態に関

わる乱流の影響を受ける。したがって，大気拡散式は平均風速による輸送を移流，乱流による輸送を

みかけ上の拡散として考え，質量保存則に基づき誘導されている。

　大気中の拡散物質のフラックスが，時間的，空間的な濃度勾配に比例すると仮定し，コントロール

ボリュームについて質量保存則を適用すると，以下の式（D．1）が誘導される。

　　　　　　　　∂0　　∂σ　　∂0　　　∂0
　　　　　　　　－十u－十u－十ω一　　　　　　　　∂孟　　　　　　　　　　　　∂ω　　　　　　　　　　　　　　　∂〃　　　　　　　　　　　　　　　　　　　∂之

　　　　　　　　　　　　一券（　　∂σ・κ・孫）＋晶（愕）＋券（曙）＋・　（n1）

ここで，0：大気中の対象物質濃度（ガス：L3L－3，　SPM：ML－3），オ：時間（T），　u，”，ω：それぞ

れω，〃，z方向の平均風速（LT－1），　K置，κ〃，　K、：それぞれ偲，雪，　z方向の大気拡散係数（L2T－1），

q：単位時間当たりの発生量（ガス：L3T－1，　SPM：Mr1）である。

　式（D．1）を数学的に解くことで，大気中の物質の空間的，時問的な濃度変化が求められるが，発

生源から瞬間的に物質が放出されている状態を仮定して求めた解を「パフ式」，発生源から連続的に

物質が放出されている状態を仮定して求めた解を「プルーム式」とそれぞれ一般的に呼んでいる。本

検討においては，サイトにおいて平均的な濃度の対象物質が常時存在している条件を仮定し，プルー

ム式を用いて空間的な対象物質の濃度変化を求めた。発生源を点源とした場合におけるプルーム式は

以下の式（D，2）で表わされる。

　　　　　　　　・鰯一脈蜘脚（〃22σ多）

　　　　　　　　　　　　　　　・即｛一¢劃脚｛一¢劉　　（n2）

ここで，Q：発生強度（ガス：L3T『1，　SPM：MT一1），σ〃：水平拡散幅（L），σ、：垂直拡散幅（L），丑．：

発生源高さ（L）である。また，座標は発生源直下の地表面を原点とし，風下方向に∬軸，それと直角

な水平方向にy軸，高さ方向に名軸をとっている。拡散幅とは実験によって統計的に求められたパラ

175
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表D。1Pasuquill（1961）に基づく安定度分類（環境省大気保全局大気規制課1995）

日中　　　　　　　　　　　夜間（括弧内は雲量、下段の数値は放射収支量）
地上風速（m／s）

日射量

強弱 強 並 弱 本雲（8～10）

上層雲（5～10）

@中・下層雲

@　（5～7）

雲量（0～4）

ca1／cm2／hr 50以上 49～25 24以下

kW／m2 0．6以上 0．6～0．3 0．3～0．15 0．15以下　　一〇．02以上 一〇．02～－0．04 一〇．04以下

2以下

Q～3

R～4

S～6

U以上

AA－BBCC

A－B
aB－CC－DD

BCCDD DPDDD （G）

dDDD

（G）

eEDD

A：強不安定　B：並不安定　C：弱不安定　D：中立　E：弱安定　F：並安定　G：強安定

風速2m／s以下の夜間の安定度は対応する拡散実験データがないことから，パスキルの原典では「一」となっているが，これ

を便宜的にG階級とすることもある。

倉104
冨1♂

琶

塁1°2

岩1ぴ

窟

呈

　　0．1

ん弓c　！D

EF

　　1　　　　　10　　　　100
Distance　Downwind，　x（km）

ε

bN　103

慧

垂

§1。2

．登

器

量101
コ

§

塁

　　0，1　　　　　1　　　　　　10　　　　　100

　　　　Distance　Downwind，κ（km）

　　　　　　　　　　　図Dユ風下距離餌による拡散パラメータ％，σ、の変化

メータである。水平拡散幅σ㌢，鉛直拡散幅σ、とは，風下方向に対して水平方向（横方向）と鉛直方

向（高さ方向）に，拡散（厳密には乱流の影響による機構的分散と濃度勾配の影響による拡散現象の

双方が寄与するが，ここでは見かけ上の拡散現象を示している）によって拡がる幅を示しており，大

気の乱れ具合の影響を大きく受ける。大気の乱れ具合は，大気安定度という指標で表され，Pasquill

によってA～Fの階級に分類されている（環境省大気保全局大気規制課1995）。Pasquillの安定度階

級に基づく現在我が国で用いられている風速，日射量等による安定度階級を表D．1に示す。

　拡散幅は，大気の安定度のほかに風下方向＠方向）の距離によっても異なる。風下距離と拡散幅

の関係を図D．1（環境省大気保全局大気規制課1995）に示す。発生源から遠ざかるにつれ拡散幅は

大きくなっているが，水平拡散幅に比べて鉛直拡散幅は安定度階級の影響を大きく受ける。図D．1に

示した∬による拡散幅の変化は，

　　　　　　　　　　　　　　　　　　σ〃（勾＝物欝α写　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（D．3）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　σz（の＝物ωαz　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（D．4）

のような近似式で与えられ，物，α〃，および7z，傷は覚の範囲，大気安定度階級によってそれぞれ
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表D，2水平拡散パラメータ％の近似式

Stab1豆ity　categories αy ㌔
調じ（m）

A
0，901 0，426 0～1ρ00

0，851 0，602 1，000～

0，914 0，282 0～1，000
B

0，865 0，396 1，000～

0，924 0．1772 0～1，000
C

0，885 0，232 1，000～

0，929 0．1107 0～1，000
D

0，889 0．1467 1，000～

0，921 0．0864 0～1，000
E

0，897 0．1019 1，000～

0，929 0．0554 0～1，000
F

0，889 0．0733 1，000～

0，921 0．0380 0～1，000
G

0，896 0．0452 1，000～

表D．3鉛直拡散パラメータσ、の近似式

S七ability　categories αz ツz 飢（m）

A
1，122

P，514

Q，109

0．08000

O．00855

O．000212

0～300

R00～500

T00～

B
0，964

P，094

0．1272

O．0570

0～500

T00～

C 0，918 0．1068 0～

D
0，826

O，632

O，555

0．1046

O，400

O，811

0～1，000

P，000～10，000

P0，000～

E

0，788

O，565

O，415

0．0928

O，433

P，732

0～1，000

P，000～10，000

P0，000～

F

0，784

O，526

O323

0．0621

O，370

Q．41

0～1，000

P，000～10，000

P0，000～

G

0，794

O，637

O，431

O，222

0．0373

O．1105

O，529

R．62

0～1ρ00

P，000～2ρ00

Q，000～10，000

P0，000～
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表D．2，表D．3に示す値をとる。

　一方，式（D．2）で表わされるプルーム式は，対象物質の発生は点源であるという仮定により導出

した式である。しかし本サイトでは，汚染区域全体から対象物質が発生しうると考えられるため，放

出源は面源である。本来ならば式（D．2）を面について積分することによって，面源積分プルーム式

を求める必要がある。ただし，本サイトでは各地点毎の発生強度が未知であり，サイトの平面形状も

複雑であることから，簡便な評価方法として以下の方法を用いた。

　1）当該サイトの汚染区域の面積と等価な面積を持つ円（半径R。g）を仮想発生源とする。

　2）仮想発生源の中心に点汚染源が存在すると仮定し，R。g離れた地点での対象物質濃度0（Rε9）が，

　　当該サイトでのサイト境界でモニタリングされた大気中の大気物質濃度の平均値∂mと等しく

　　なるような点汚染源での発生強度Qegを式（D．2）より算出する。

　3）Q。qを換算発生強度として式（D2）に適用し，風下距離灘における対象物質濃度を求める。

D．2　計算条件と結果の一例

　D．1に示した方法に従って，当該サイトから発生した大気汚染物質の最近隣住宅地における濃度を

算出した。計算に用いた主な仮定，条件を以下に示す。

1）当該サイトにおける風速・風向の観測結果において，卓越した風向や季節変動は確認されなかっ

　たことから，観測された風速の平均値2．4m／sを平均風速として与え，すべての風向の風が同

　じ生起確率で生じるとし，その際の濃度平均値を算出した。

2）サイト境界から最も近接した住宅地までの直線距離は100mであることから，近隣住宅地にお

　ける環境リスクの算定に際しては，式（D．2）を用いて算出したサイトから100m離れた地点

　での地表から1．5m高さの濃度を曝露濃度とし，リスクの算定に用いた。

・濤　1x10曽2

務

巷　8、1。・

登

腰墨6x10’3－一＋一一一一一一一＋一一一一一一一＋…一一トー一一一

8δ
≦出

島窪4x10弓
葦）

§　2．10・
セ

1。．1。・

0　　　　　　　0　　　200　　400　　600　　800　　1000

　　　　　　　Distance　from　the　slte（m）

図D．2SPM吸着態のダイオキシン類の輸送評価結果の一例
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3）日本における大気安定度は表D．1に示す階級のうちDに相当する場合が多いことから（環境省

　大気保全局大気規制課1995），安定度Dに対する拡散幅を用いた。

　これらの仮定，計算条件に基づいた算出結果の一例として，対策工実施前の段階における，サイト

境界からの距離とSPM吸着態の大気中ダイオキシン類濃度の関係を図D．2に示す。大気中の化学物

質濃度は，サイトからの距離に伴い一意的に低下しており，サイトから約400mの地点では，サイト

境界における濃度と比較して10％以下に低下している。特にサイト近傍における減衰率が高くなって

おり，双曲線型の距離減衰特性を示している。
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