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第 1 章 緒言 

1.1 アンチモン 

アンチモン(Sb)は高い毒性を持つことで有名なヒ素と同じ 15 族の元素である。その毒性

は多くの研究で示され、反復投与毒性[1,2]や粉塵吸入毒性[3]、発ガン性[4,5]などの毒性が認

められている。日本では毒物及び劇物取締法及び毒物及び劇物指定令によりアンチモン化

合物及びこれを含有する製剤は硫化アンチモンなど一部の例外を除いて劇物に指定されて

いる。しかしながら、高い毒性を持つ一方、アンチモンは工業材料として多岐にわたる用途

に用いられている(Table 1.1)。アンチモン地金として様々な合金や蓄電池などで利用され[6]、

そして近年、酸化アンチモンとしての用途が急増した。中でも 95%が三酸化アンチモンと

して利用されており、その用途の 80%以上は各種プラスチック等の難燃助剤である。残り

20%弱はポリエステルなどの重合触媒、ガラスの清澄剤、顔料などとして使われている。 

Sb が広く使われてきた結果、自然界への蓄積が進み、日本国内においては Sb を主目的と

して製品からの Sb 回収・リサイクルが行われておらず(Table 1.2)、毎年グローバルにおいて

100,000 トン以上の Sb が環境に排出されている[7,8]。Sb による環境汚染がさまざまな場所

で報告されている。Sb は金属硬化作用を有するため，銃弾等に使用される硬鉛合金に添加

剤として用いられており、その結果として銃弾合金による射撃場周辺の土壌汚染が多く報

告されている[9,12,13,14,15]。過去の研究結果によると、射撃場土壌における 5,900 mg/kg 以

上の Sb 汚染が発見されており[16]、これらの濃度は Sb のグローバル土壌平均濃度 0.5 

mg/kg[17]の 11,000 倍に達している。鉱山や精錬所の精錬工程における Sb の排出によって

周辺土壌や河川への汚染も確認されている[10,11]。2011 年に Okkenhaug らは、中国南部に

ある既存 Sb 鉱山の土壌に 527-11,798 mg/kg の Sb が含まれていることを発見した[11]。また

日本においては、市ノ川鉱山周辺の河川での Sb 汚染も発見された[18]。精錬所に関しては、

久保田らによる日本精鉱中瀬精錬所、三国精錬所、日鉱金属佐賀関精錬所周辺土壌の分析な

どが挙げられる[6,19,20]。上記三地点の結果を見てみると、数百 ppm の Sb が発見されてお

り、平均値で非汚染土壌の 100 倍前後、最大値で約 700～900 倍の値が得られた。また、

Paolettiらは都市周辺のゴミ焼却灰中のSbが濃縮していることを報告しており(10~60 mg/kg)、

プラスチック等の工業製品がその起源であることを示唆している[21]。 

上記のように Sb は広く使われ、そして採掘・精錬、加工・利用、廃棄のそれぞれの過程

で環境中に排出され、特に精錬所や利用場所周辺の土壌に濃縮されている。しかしながら、

Sb の環境挙動に関する研究は十分に行われていたいため、研究が急務とされている。 
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Table 1.1 Sb の国内需給[22] 

純分：地金に含まれている Sb の分量。純度。 

純分換算率：三酸化アンチモン 82.5%､三硫化アンチモン 71.0%。 

 

 

Table 1.2 Sb のリサイクル率[23] 

純分：地金に含まれている Sb の分量。純度。 

純分換算率：三酸化アンチモン 82.5%､三硫化アンチモン 71.0%。 
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1.2 環境中における Sb の挙動 

アンチモンは、環境中では主に 3 価アンチモン(Sb(III))と 5 価アンチモン(Sb(V))として存

在しており、存在形態によって性質や毒性が異なり、可溶性アンチモン塩の毒性は、Sb(III)

のほうが Sb(V)よりも 10 倍強いと言われている[24,25]。 

したがってアンチモンに関しては環境中における価数変化あるいは化学挙動について検

討する必要がある。自然環境における Sb の化学挙動を Fig. 1.1 に示す。各環境中における

具体的な Sb の挙動についてそれぞれ説明する。 

 

 

 

Fig. 1.1 自然環境における Sb の化学挙動 

 

 

1.2.1 大気における Sb の挙動 

 酸化アンチモンは、精錬所や火力発電所などの人為起源及び火山などの自然起源から

排出される[26]。大部分の Sb はサブミクロン粒子や蒸気状態で燃焼過程からとして排出さ
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れるため、粒径は最も小さいカテゴリーに属すると言われている[27]。そして、燃焼過程で

蒸発した後に煙突の中で凝集される傾向がある[28]。また、自動車のブレーキパッド利用時

の摩擦熱による Sb 含有粉塵や Sb 含有燃料からの排出も主要な排出源である[29,30]。 

 Sb が大気中に排出された後、粒子または粒子状物質に吸着した状態で存在すると推定

される。風により移動しながら、重力沈降及び粒子状物質への乾性沈着や湿性沈着により大

気中から除去される[31]。彼らによると、大気中における Sb の移動速度と移動距離は粒子

の直径や密度、煙突の高さなどに関係する。5 μm を超える大きな粒子の除去は主に重力沈

降で、小さな粒子は乾性沈着や湿性沈着によって除去される。また、排出源から遠く離れた

島における研究では、98%が湿性沈着であり、残り 2%が乾性沈着であった[28]。Sb は他の

多くの金属類と比較して雨滴中での存在割合が大きいため、大気中から地上への沈降半減

期は、大きな粒子では数時間である一方、小さな粒子では 30 日にも及ぶことがある。

Mueller らによるとアンチモンの大気中からの除去半減期は、Sb 単体は約 1.9 日、三酸化ア

ンチモンは約 3.2 日であった[32]。 

粒径が小さい Sb が肺に入り込み人体に悪影響を与えるため、大気における Sb の研究は

主に粒径やトータル Sb 濃度測定方法に着目されている。価数についての研究は少ない。ま

た、大気中の Sb の粒子状態や沈降位置によってその後の化学挙動にも大きく異なってくる

であろう。 

 

1.2.2 水における Sb の挙動 

自然起源として土壌からの溶出、岩石の風化など、人為起源として鉱山や精錬所の廃水に

より Sb は河川中に排出され、80%以上が水溶性で水流につれ移行し[33]、徐々に底質に吸

着される。吸着キャリアとして底質に含まれる鉄・マンガン・アルミニウムなどの水酸化物

が挙げられる[34]。 

水における Sb の研究に関しては主に Sb の酸化還元状態、つまり Sb(III)と Sb(V)の比率に

着目されている。Filella らは他の研究者が行った 122 個の研究データを纏め、37%の研究で

は Sb(III)/Sb(V)比が示されていた[35]。酸化的水環境では Sb が主に Sb(V)として存在してお

り、時に Sb(III)も検出されるが、多くても 10%以下であった。Sb(V)は主に Sb(OH)6
-として

存在することが示された[36]。極端な還元的水環境では Sbの大部分がSb(III)であり、Sb(OH)3、

Sb(OH)4
-などとして存在していると言われている[37,38,39]。また、底質に吸着された Sb は

アンチモンの微生物によるメチル化も発見された。好気的および嫌気的条件で 120 日にわ

たって培養したところ、3 種類の有機アンチモン化合物が確認され、そのうち、変換した 2

種類の有機アンチモン化合物はメチルアンチモン酸とジメチルアンチモン酸に同定された。
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ただ有機アンチモン化合物への変換率は低く、0.1%以下であった[40]。 

なお、常温常圧における三酸化アンチモンや五酸化アンチモンの溶解度は小さいため、水

環境中の Sb 濃度も非常に低いと報告されている[34]。世界の主要河川中の Sb 平均濃度は約

1 μg/L、海水中の Sb 濃度は約 0.2 μg/L と報告されている[41]。 

 

1.2.3 土壌における Sb の挙動 

Sb 含有粉塵は重力沈降や乾性沈降、湿性沈降によって多くの場合は土壌に落下する。ま

た焼却灰も土壌に埋められる。このように、1.2.1 で説明した主要な Sb 関係の排出は主に土

壌にインプットされる。また、1.2.2 で述べたように、水環境中の平均 Sb 濃度も低いため、

土壌における Sb の挙動に関する知見は極めて重要である。 

土壌における Sb の挙動研究の大半は土壌の溶出実験である。溶出溶媒は水をはじめ、ク

エン酸やシュウ酸、EDTA などが挙げられる。多くの研究では逐次抽出が行われ

[42,43,44,45,46,47]、それらの結果を見てみると Sb は酸化鉄相に少し存在するも、主に残留

相に残ることが分かってきた。したがって、Sb は強く土壌に吸着され、移動性が低いと言

われている。 

また、土壌における Sb の化学形態について、Oorts らの研究では Sb2O3 を汚染物質として

土壌に排出し、2 日間以内に 70%の Sb が Sb(V)として存在していることを示した[48]。光延

らによる市ノ川鉱山周辺の土壌中の Sb の分析結果では、広い酸化還元状態において(Eh = 

360 ~ -140mV, pH = 8)、殆どの Sb が Sb(V)として存在していた[18]。一方で、Ainsworth らが

ある精錬所周辺の土壌を分析したところ、Sb が Sb2O3 として排出され、そのまま表層土壌

中に Sb(III)として存在していたとの報告がある[49]。また、土壌における Sb の移動性が低

い理由として Sb が安定な化合物 Sb2O3 として存在しているではないかという意見もあった

[50]。しかしながら、先行研究を纏めて見ると、土壌における Sb は Sb(III)として排出され

ても、徐々に Sb(V)に酸化されていき、いろいろな酸化還元状態において主に 5 価として存

在することが広く認識されている。 
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1.3 土壌における Sb(III)酸化反応の研究現状と課題 

同じ 15 族元素であるヒ素に比べ、Sb の研究は少なく、特に土壌における Sb(III)酸化反応

についての研究はほとんどない。これまで行ってきた土壌中の Sb に関する研究では、Sb 汚

染があった鉱山や精錬所の周辺の土壌を用いて溶出実験や逐次抽出実験を行い、Sb の濃度

や存在形態を分析してきた。上記水環境中の Sb の測定のように、Sb の酸化還元状態、つま

り Sb(III)と Sb(V)の分析が主である。測定方法についてはボルタンメトリーや HG、HPLC、

ICP-MS などの方法が挙げられる。逐次抽出実験において、クエン酸などの酸化還元状態を

保持できる溶媒を用いて、最大抽出率を得ることが目的である。しかしながら、今となって

も抽出方法が統一されてなく、抽出率や抽出過程での酸化還元状態の変化も一つ重要な課

題である。近年、 XAFS 分析法による土壌非破壊分析が多くなってきた。XAFS とはエッ

クス線吸収微細構造のことで、英語で X-ray Absorption Fine Structure の頭文字をとっている。

元素選択性が高く、周期表上のほぼすべての元素に適用できる。Sb を含んだ汚染土壌に X

線を照射し、Sb の吸収スペクトルを解析することで Sb の価数や近傍構造、隣接する原子ま

での距離などの情報を得ることができる。 

Sb(III)酸化反応のメカニズムについての研究も少なく、Belzile らは河川や底質に含まれて

いる非晶質水酸化鉄や水酸化マンガンが水環境中の Sb(III)が Sb(V)への酸化に寄与してい

るではないかと推測している[51]。また、Bai らの研究ではバッチ実験を行い、水溶液にお

いて、水酸化マンガンが Sb(III)酸化反応に寄与し、水酸化鉄が Sb(III)や Sb(V)の吸着に寄与

することが報告されている[52]。 

上記に述べたように、土壌においてはフィールドサンプル分析が主であり、ほとんどの Sb

が土壌に排出された後に Sb(V)として存在するという結果までしか情報がない。また、水環

境中の Sb(III)酸化反応についていくつか研究があったが、土壌における Sb(III)酸化反応の

観察及びメカニズムの検討はない。土壌への排出が多く報告されているにもかかわらず、土

壌中の Sb(III)酸化反応などの挙動について研究が十分に行われていたいため、研究が急務

である。 
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1.4 本研究の目的と概要 

これまで述べてきたように、Sb は工業製品で広く利用され、環境中への排出量が年々多

くなり、自然界への蓄積が進み、一つの環境問題になってきた。一方で、環境における挙動

の研究が少なく、特に土壌中の Sb(III)酸化反応について、メカニズムが明らかにされていな

かった。酸化メカニズムの解明については、より詳しい Sb の環境挙動の知見を得ることと

将来的な土壌汚染修復のためにも非常に重要な観点になってくると考えられる。そこで、本

研究では、これまで研究されなかった土壌中の Sb(III)酸化反応について、反応プロセスを観

測し、酸化に寄与する酸化剤を明らかにすることを目的とし、さらに Sb(III)酸化反応のメカ

ニズムについて考察する。本研究の最後には、実際の自然土壌を用い、Sb(III)を人工的に汚

染させ、酸化に寄与する酸化剤を使用して汚染土壌修復への応用に検証を試みる。 

土壌における Sb(III)酸化反応の観測は、逐次抽出実験ではなく、固体試料をそのまま非破

壊で測定できる X 線吸収微細構造(XAFS)法で測定を行った。 

第 2 章では自然土壌を用いて、一定濃度の Sb(III)を付加し、XAFS 法にて土壌中の Sb、

Fe、Mn K 端 XANES、EXAFS スペクトルを測定し、Sb(III)酸化反応を観測し、酸化反応速

度定数を求めた。また、その酸化過程で Fe と Mn がどのような挙動を取っていたかのを Fe

と Mn の XANES スペクトルから解析し、Sb(III)酸化反応に関与する元素の特定をした。 

第 3 章では Sb(III)酸化反応に寄与する元素を特定すべく、複雑な自然土壌環境から実験

室に戻り、反応系を単純化し、人工土壌を作製し、高時間分解能での XAFS 連続測定で人工

土壌における Sb(III)酸化反応の観測に試みた。また、XAFS 測定の前に、実験室にて人工土

壌を調製し、Sb(III)を付加し、酸化反応を開始させ、一定期間後に Sb の抽出実験を行い、

HG-ICP-OES 法を用いて抽出液中の Sb 価数別に分析することによって、Sb(III)酸化反応の

検証実験を行った。そして XAFS 法を用いて、Sb(III)酸化反応を観察した。さらに高時間分

解能での Sb(III)酸化反応を観測し、反応速度定数を求め、自然土壌における Sb(III)酸化反応

速度との比較をした。最後にこれまでの議論に基づいて土壌における Sb(III)酸化反応のメ

カニズムについて考察した。 

第4章ではこれまでわかってきたことを実践し、Sb汚染土壌修復への応用にに着目した。

排出源から遠く離れた島における Sb 非汚染土壌用いて酸化剤を加える前後の土壌 Sb(III)酸

化能力の評価をした。 

第 5 章では本論文の総括を行った。本研究で得られた土壌における Sb(III)酸化反応の観

測方法やメカニズムなどの知見は土壌環境中の Sb(III)挙動や今後環境修復に対する一つの

有力な参考になることと考えられる。 
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第 2 章 自然土壌における Sb(III)酸化反応の観測 

2.1 序 

まず、酸化的環境や還元的環境において、元素は異なる化学形態として存在し、環境の酸

化還元電位に対応した価数や配位数をとる。たとえば、pH8.2、25℃の海水中における微量

元素の価数と海水の酸化還元電位 Eh との関係を Fig. 2.1 に示す[53,54]。この図で示されて

いるのは、各元素の酸化体と還元体の濃度が等しくなる時の海水の酸化還元電位(Eh)の値で

ある。この図のように、元素によって Eh が異なるので、環境中の元素の化学形態を分析す

ることで、該当する環境中の酸化還元状態の評価を行うことが可能になる。 

 

 

 

Fig. 2.1 環境中の酸化還元状態による元素の価数変化 
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また、この図からは各元素の酸化還元能力の比較もできる。Sb の位置を見てみると、海

水環境において、酸化能力が比較的高い Mn や Cr、Se、Cu などの元素が Sb の酸化に寄与

する可能性が見えてくる。一方で、Fe が Sb よりも下の位置に存在しているため、Sb の酸

化に寄与しないことになる。水環境における Sb(III)酸化反応について、いくつか研究が行わ

れ[51,52]、Mn(IV)が Sb(III)の酸化に寄与する結果は一致するが、Fe(III)については検証結果

が異なる。一方で、土壌環境における Sb(III)酸化反応の観測については実験方法(逐次抽出)

が難しいことと、抽出過程で価数が変化してしまう可能性もあるため、これまではほとんど

研究されなかった。近年、XAFS 法による土壌非破壊分析を用いて土壌中の Sb の化学形態

をリアルタイムで分析することができるようになった。測定時間が短いため、フィールドサ

ンプルの分析だけでなく、Sb(III)酸化反応の観測も可能になったと考えられる。 

上記のように、本章では、Sb、Mn、Fe と対象に、XAFS を用いて自然土壌に人為的に Sb

を加えた土壌試料に対して Sb(III)酸化反応プロセスの観測を試みる。そして、Sb(III)酸化反

応に寄与する元素について考察し、酸化速度の推定を行う。 
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2.2 実験 

2.2.1 土壌 

本研究では黒ボク土を土壌試料として採用した。黒ボク土は亜寒帯南部から湿潤亜熱帯

モンスーン地域、特に環太平洋火山帯の火山周辺に広く分布し、母材である火山灰と腐植で

構成され、火山山麓の台地や平地で広く分布する。日本では東日本と九州地方の台地を中心

に分布し、全国の 16.4%を占める。その約 1/2 が森林であり、約 1/4 が普通畑、樹園地、水

田として利用され、残り 1/4 は草地などである。全国の普通畑に占める黒ボク土の割合は

46.5%と非常に大きい[55]。理化学的な特徴としては、粘土鉱物アロフェンなどの非晶質成

分由来の活性水酸基が多いことや土壌粒子表面の荷電が pH の影響を受けやすい、Al や Fe

含有量が高いことなどが挙げられる[56,57]。また、粘土鉱物アロフェンの含有の有無からア

ロフェン質黒ボク土と非アロフェン質黒ボク土に分類される。前者は弱酸性、後者は強酸性

の性質を持つ。一般的な黒ボク土の粘土鉱物組成を Table 2.1 に示す。 

黒ボク土における Sb(III)酸化反応を検討することで、自然土壌環境中の Sb の化学挙動に

ついて有益な知見が得られるものと考えられる。 

 

 

Table 2.1 黒ボク土の粘土鉱物[78] 

珪酸塩鉱物 

1 : 1 型鉱物  ハロイサイト、カオリナイト 

2 : 1 型鉱物  スメクタイト、バーミキュライト、雲母 

2 : 1 : 1 型鉱物  クロライト 

2 : 1 型-2 : 1 : 1 型鉱物中間種 

イモゴライト 

アロフェン 

酸化物・水酸化物鉱物 

アルミニウム 

鉄 

マンガン 

珪酸(オパーリンシリカ) 

アルミニウム、鉄-腐食複合体 
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2.2.2 土壌採取及び前処理 

黒ボク土試料を東京都目黒区にある公園で、表層の落ち葉などの植物遺骸など(O 層)を取

り除き、表層土壌(0-15cm：A 層)を移植小手を用いて採取した(Fig. 2.2)。採取した土壌試料

は、ほかの異物の混入がないように注意を払い、よく洗浄したポリ瓶に入れ、実験室に持ち

帰り、一部は未乾燥のままビニール袋に密封して室温にて保存した。残りは凍結乾燥機を用

いて一昼夜凍結乾燥を行った。その後、動植物遺骸やごみ、小石などを取り除き、2mm の

篩を通しよく混合してポリ瓶に入れ室温で保存した。Sb(III)酸化実験を行う前に、土壌の化

学組成を求めた。 

 

 

 

2.2.3 土壌試料中 Fe、Mn 含有量の測定 

Sb(III)を加える前に、黒ボク土試料中の Fe、Mn 含有量の測定を行った。金属含有量測定

は誘導結合プラズマ発行分光法(Inductively Coupled Plasma - Optical Emission Spectrometry：

ICP-OES)と機器中性子放射化分析(Instrumental Neutron Activation Analysis：INAA)法を用いて

求めた。 

サンプリング地点 

Fig. 2.2 土壌試料採取地点 
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前処理を終えた黒ボク土試料を約 1g 精秤し、酸分解実験を行い、ICP-OES にて土壌中の

Fe、Mn 含有量を分析した。また、INAA の場合では、黒ボク土試料を約 30mg 精秤し、ポ

リエチレン袋に二重に封入した後、INAA にて短寿命、長寿命法を用いて土壌中の Fe、Mn

含有量を分析した。 

2.2.3.1 土壌酸分解実験 

フッ化水素酸は、土壌中のケイ素及びケイ素酸塩類と反応して揮発性の四フッ化ケイ素

を生成する。加熱により四フッ化ケイ素を揮発させ、ケイ酸塩を破壊し、構成成分として含

まれている金属元素類遊離させることができる。土壌に含まれている金属元素を測定する

ための化学的前処理方法の一種である。 

本研究における具体的な操作手順としては、まず、土壌試料を約 1g 精秤しテフロンビー

カーに入れ、過塩素酸 5 ml 及び硝酸 5 ml を加え、時計皿を覆い、2~3 時間ホットプレート

上で加熱した。次いで時計皿を取り、次第に温度を上げつつ、内容物が飛散しないように注

意しながら加熱を続け、蒸発乾固させ、冷却した。その後、過塩素酸 5 ml 及びフッ化水素

酸 10 ml を徐々に加え、次第に温度を上げつつ加熱を続け、過塩素酸の白煙を 15 分間ほど

激しく出させた後、一旦加熱を中断し、さらにフッ化水素酸 10 ml を追加し、再び温度を上

げて加熱を続け、内容物を蒸発乾固させた。放冷後、6 N 塩酸 5 ml 及び硝酸 1 ml を加え、

時計皿を覆い、1 時間ほど軽く加熱したあとに水を約 30 ml 加え、時計皿をかぶせたまま 1~2

時間ほど軽く沸騰させて内容物を完全し溶解させた。その後、酸分解液を 100 ml のメスフ

ラスコに移し、放冷後定容し保存した。 

 

2.2.3.2 ICP-OES 分析 

土壌試料の酸分解を行った後、誘導結合プラズマ発行分光法(ICP-OES)を用いて、酸分解

液適宜希釈し、検量線法により溶液中の Fe、Mn の半定量測定を行った。ICP-OES は、Agilent 

Technologies 製 720 ICP-OES システムを用いた。ICP-OES 測定条件を Table 2.2 に示す。さら

に、土壌試料に含まれる Fe、Mn の半定量分析を行った後に、INAA 法を用いて、非破壊分

析で土壌試料中の Fe、Mn の含有量を測定した。次は INAA 法について述べる。 
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Table 2.2 ICP-OES 測定条件 

項目 条件 

RF パワー 1.2 kW 

プラズマフロー 15 L/min 

補助フロー 1.5 L/min 

ネブライザフロー 0.75 L/min 

Fe 測定波長 238.204 nm 

Mn 測定波長 257.610 nm 

 

 

 

2.2.3.3 機器中性子放射化分析(INAA) 

元素は中性子に照射されると不安定になり、放射性核種へと変化する。その核種は元素に

よって特有の半減期を持っており、放射壊変するときにその元素特有のエネルギーを有す

る放射線を出す。INAA はこの性質を利用し、試料に中性子を照射し、出てくる放射線のエ

ネルギーや強度を測定し、そして同時に測定した元素含有量が分かっている標準試料の放

射線に比較することで、試料中の元素含有量を分析する方法である。 

また、INAA の特徴として、原子炉などの特殊な設備が必要となるが、検出感度が非常に

良いこと(ppm~ppb オーダー)や試料を破壊せず多種の元素を一斉測定できこること、特別な

前処理を要さず分析できること、少量試料で十分測定できること(本研究では約 30mg)など

の利点が挙げられる。 

INAA では中性子に照射された試料中の各元素が放射性核種となり、その壊変によって放

出される放射線を測定するが、元素によって照射してから壊変するまでの時間(半減期)が異

なる。簡単に類別すると短寿命核種(半減期が数十分程度)・中寿命核種(半減期が数日程度)・

長寿命核種(半減期が数週間程度)に分けられている。照射直後は短寿命核種からの放射線が

強くほかの核種の放射線が正しく検出できず、数日後には短寿命核種の放射線が弱まり、中

寿命核種の放射線測定が可能になる。同様に、2 週間程度の後には中寿命核種の放射線も弱

まり長寿命核種からの放射線を測定できるようになる[58]。 

上記のように、INAA は試料に対して特別な前処理を施す必要がなく、非破壊の状態で試

料中に含まれる元素の含有量を同時に測定することができる。また、多くの元素に関しては
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高感度であり、本研究のように様々な元素がっ含まれていると考えられる黒ボク土試料の

Fe、Mn 定量分析を行うのに非常に有効な手法だと言える。また、土壌酸分解実験を行った

後に ICP-OES 測定で得られた結果の検証にもなる。 

 

2.2.3.4 INAA 試料調製 

前処理を終えた黒ボク土試料について、短寿命核種用、中・長寿命核種用の 2 種ずつ調製

した。2 種とも約 30mg ずつを 0.01mg 単位の精度で精秤し、ポリエチレン製の袋に二重封

入した。中・長寿命核種用試料の中性子照射時間が同じであるため、一つの試料にして、測

定時期をずらして 2 回測定を行った。 

標準試料について、2 種類を準備した。1 種類目は測定対象となる元素の溶液をしみこま

せたろ紙を乾燥させて作製した一次標準試料、2 種類目は元素の組成が分かっている底質の

二次標準試料である。 

一次標準試料の作製方法について、まず定量ろ紙 No.5C(東洋濾紙株式会社)を適当な大き

さの正方形に切り、0.1N 硝酸に約 1 日漬けてろ紙に含まれている金属元素を溶かし出し、

超純水で洗浄し乾燥させた。その後に各元素の原子吸光分析用標準溶液または特級試薬か

ら調製した溶液をマイクロピペットで採取し、上記のろ紙にしみこませて乾燥させ、折り畳

んで土壌試料と同様にポリエチレン袋に二重に封入して、測定に用いた。 

二次標準試料については、産業技術総合研究所地質調査総合センターの標準試料のうち、

JLk-1(湖底堆積物)、JSd-2(河川堆積物)を、得られた測定値の信頼性を確かめるためのものと

して用いた。これらの試料も土壌試料と同様の重量を精秤し、ポリエチレン袋に二重に封入

した。 

 

2.2.3.5 INAA 測定、解析 

INAA 測定は 2017 年 11 月 13 日～11 月 16 日で京都大学原子炉実験所で行った。中性子

の照射は、実験所の研究用原子炉 KUR を使用した。KUR はスイミングプールタンク型の原

子炉で、炉心は、約 20%濃縮ウランの板状燃料要素と黒鉛反射体要素とからなり、軽水を減

速・冷却材とした最大熱出力 5 MW、平均熱中性子束約 3×1013 n/cm2s の原子炉である[59]。

また、同実験所にあるホットラボラトリにてゲルマニウム半導体検出器による γ 線スペク

トルの測定を行った。 

測定条件について、56Mn(半減期 2.58 時間)は短寿命核種、59Fe(半減期 44.5 日)は長寿命核

種とした。KUR 出力 1 MW で短寿命核種用試料に対して 10 秒中性子照射をし、約 10 分間
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冷却した後に Live time 600 秒で γ 線スペクトルの測定を行った。中・長寿命核種用試料に

ついては 20 分中性子照射を行った後、中寿命核種用試料は 2 日間冷却期間をおいて Live 

time 1200 秒で γ 線スペクトルの測定を行い、長寿命核種用試料は 2~4 週間冷却して Live 

time 10800 秒で γ 線スペクトルの測定を行った。Table 2.3 に照射・測定条件を纏めて示す。 

 

 

Table 2.3 INAA 照射・測定条件 

Target 

nuclide 
Radionuclide Half-life 

γ-ray 

energy/keV 

Irradiation time 

and thermal power 

Cooling 

time 

Measuring 

time/sec 

58Fe 59Fe 44.5 day 1099.2 20 min, 1MW 2~4 weeks 10800 

55Mn 56Mn 2.58 hr 1810.7 10 sec, 1MW 7~10 min 600 

 

 

 

得られたデータの解析については、当研究室で作成された INAA のスペクトル解析用ソ

フトを用いた(aa.exe)。まず、3 点の一次標準試料のデータを用いてエネルギーファイルやス

タンダードファイルの校正を行い、スペクトルピーク強度の平均値を基準として二次標準

試料や土壌試料のスペクトルを解析した。一次標準試料のスペクトルピーク強度の平均化

の際に、大きく値のずれているものは異常値であるとみなして廃却した。また、二次標準試

料の解析結果から各元素の検量線を作成した。これらの検量線に基づいて土壌試料に含ま

れている各元素の含有量を計算した。検出限界はピーク領域における計数値の標準偏差の 3

倍と評価し、ピーク面積がそれよりも小さい場合、存在したいものとみなした。 

 

2.2.4 Sb(III)酸化反応実験試料調製 

本研究では採取した自然土壌(黒ボク土試料)に 1,000 mg/kg の Sb(III)を加えることにした。

鉱山や精錬所の周辺の土壌において高い濃度(527–11,798 mg/kg)の Sb 汚染が報告されてお

り[11]、本研究に使用される濃度は現実的な土壌汚染のレベル内である。土壌試料に付加す

る Sb(III)汚染物質は工業製品に広く使用されている三酸化アンチモン(Sb2O3、99.9%、和光

純薬工業株式会社製)を用いた。また、自然土壌を模擬するために、超純水(18.4MΩ、Milli-

Q water system)を加え、含水率を調整した。 

土壌試料の前処理を含めた XAFS 実験試料の調製手順を Fig. 2.3 に示す。まず、黒ボク土
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試料に Sb2O3を入れ、Sb(III)濃度を 1,000 mg/kg まで調整した後、高速振とう機を用いて 10

分間混合した。混合した試料から約 1g を精秤し、ポリエチレン製の袋にいれた後に超純水

を加え、含水量を 30%まで調整し、空気を抜いてから封入して、XAFS 測定に用いた。 

 

 

 

 

Fig. 2.3 自然土壌における Sb(III)酸化反応実験試料調製手順 

 

 

2.2.5 X 線吸収微細構造(XAFS)法による Sb(III)酸化反応の観測 

2.2.5.1 原理 

原子は、その元素特有のエネルギー(特性吸収端)付近のエネルギーを持つ X 線を照射さ

れると、その一部を吸収して内殻電子を励起させ、光電子を放出して基底状態に戻る。元素

の内殻電子の励起とそのあとの緩和過程や光電子の散乱に由来する X 線領域の吸収スペク

トルを X 線吸収スペクトルと呼ばれている。このスペクトルは、エネルギー領域によって、

吸収端より 50 eV 程度までの高エネルギー領域を X 線吸収端近傍構造(X-ray absorption near-

edge structure：XANES)と、それより高エネルギー側の 1 keV にわたる領域ではなだらかな

振動構造を広域 X 線吸収微細構造(extended X-ray absorption fine structure：EXAFS) の二種類

に大きく分けられる(Fig. 2.4)。前者は励起対象になる電子結合エネルギーに由来する吸収端

に対して、そのごく近傍に現れる特徴的な構造のことが示され、対象元素の価数や配位構造

などに関する情報が得られる。後者は X 線により放出された光電子が隣接原子に散乱され

て振動構造が現れ、それをフーリエ変換して得られる動径構造関数から対象元素の近接元

素の種類・配位数・原子間距離などの情報を得ることができる。XANES と EXAFS を合わ

せて X 線吸収スペクトルと呼ぶ。 

XAFS 法には、透過法と蛍光法があり、試料による X 線の吸収の原理に忠実に従った実
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験法が透過法である。標準試料の測定や物質の密度や元素の状態を調べる時に透過法を用

いることが多い。X 線のエネルギーを連続的に変えながら、入射 X 線強度 I0と透過 X 線強

度 I を測定し、X 線のエネルギーを横軸に、X 線の吸光度 μ = ln(I0/I)を縦軸にプロットする

ことで、試料に固有の X 線吸収スペクトルが得られる。それに対し、X 線を吸収して励起

した原子から放出される蛍光 X 線を測定する実験法は元素の濃度や物質の極表面の状態を

調べるのによく使われている。X 線のエネルギーを連続的に変えながら、入射 X 線強度 I0

と蛍光収量 Ifを測定し、入射 X 線のエネルギーを横軸に、縦軸に吸光度 μ(t) = If/I0をプロッ

トしたものが、蛍光法で得られる吸収スペクトルである[60]。蛍光法は透過法に比べ高感度

であり、低濃度試料の測定が可能である。本研究では蛍光 XAFS 法を用いた。 

 

 

 

Fig. 2.4 XAFS スペクトルの一例 

 

 

2.2.5.2 XAFS 測定・解析 

XAFS 測定は高エネルギー加速器研究機構(KEK)放射光科学研究施設 Phonton Factoryで行

った。Phonton Factory には、電子ビームのエネルギーが 2.5 GeV の PF リング、6.5 GeV の
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PF-AR(Advanced Ring)の 2 つの光源加速器(電子蓄積リング)がある。Sb K 端 X 線吸収端近

傍構(XANES)スペクトルと広域 X 線吸収微細構造(EXAFS)スペクトルは PF-AR NW10A に

て測定、そして Fe、Mn K 端 XANES スペクトルは PF BL-12C にて硬 X 線モードで記録し

た。測定エネルギー範囲や測定条件は Table 2.4 に示す。すべての測定には Lytle 型検出器を

用いて蛍光法であり、常温常圧で行った。Sb、Fe、Mn 測定の際に、Lytle 型検出器のフィル

ターにはそれぞれ In(3 mm)、Mn(3 mm)、Cr(3 mm)を用いた。モノクロメーター結晶面につ

いて、Sb 測定の際には Si(311)、Fe、Mn 測定の際には Si(111)を用いた。X 線ビーム径は 1 

mm × 2 mm であった。また、Fe、Mn K 端 XAFS 測定を行う前に、Cu foil を用いてエネルギ

ー校正を行った。Sb K 端 XAFS 測定前にも Sb 標準試料を用いてエネルギー校正を行った。

Fe、Mn 標準試料は異なる酸化数を持つ化合物を用いてそれぞれ標準試料のスペクトルを記

録した。 

得られた XANES 及び EXAFS スペクトルの解析は XAFS 統合ソフトウェア

REX2000(version 2.5.5、Rigaku Corp., Japan)を用いて行った。Sb(III)/Sb(V)比は Sb2O3 と

K[Sb(OH)6]二種類の Sb 標準試料のスペクトルを用いて線形結合フィッティング(Linear 

combination fitting：LCF)を行い算出した。EXAFS 解析の際に位相シフトや X 線散乱振幅な

どに FEFF 7.0 を用いて計算した[61,62]。 

 

 

Table 2.4 XAFS 測定条件 

Target 

element 

Energy range 

(eV) 

Scan time 

(sec) 
Data points 

Integration time at 

each point 
Filter 

Sb 30400 ~ 31140 420 1232 0.3313 In-3 

Fe 7061.2 ~ 7211.2 450 4168 0.0694 Mn-3 

Mn 6487.6 ~ 6637.6 450 3725 0.158 Cr-3 
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2.3 結果と考察 

まず、Sb2O3 は普段空気中に安定しており、酸素により酸化されることが考えられない。

実験土壌試料調製の際に、人工的に汚染させた土壌試料をポリエチレン製の袋に入れ、含水

率を調整した後に空気を抜いてから封入したため、Sb(III)酸化反応は土壌中に含まれる金属

成分のみによって発生するものだと考えられる。 

 

2.3.1 土壌試料金属含有量測定 

土壌における Sb(III)酸化反応実験を行う前に、本研究に用いる黒ボク土試料中の Fe、Mn

含有量を測定した。酸分解して ICP-OES を用いて半定量測定した結果と INAA 法を用いて

測定した結果を Table 2.5 に示す。また、土壌試料に Sb2O3を加える前に、XAFS 法を用いて

土壌中の Sb 測定した結果、検出不能だったため、Sb(III)酸化反応過程における Sb スペクト

ルの変化は土壌に付加した Sb(III)の挙動を示すものと考えられる。 

 

 

Table 2.5 ICP-OES による土壌試料に含まれる Fe、Mn 濃度測定結果 

Analysis method 
Total-Fe 

(ppm) 

Total-Mn 

(ppm) 

ICP-OES 半定量 10600 ± 131 860 ± 10 

INAA 法 11280 ± 169 1240 ± 13 

 

 

 

上記の表に示しているように、土壌試料中の Fe と Mn 含有量を測定したところ、Fe が 1 

wt%前後であり、Mn が 860 ppm(ICP-OES 法)と 1,200 ppm(INAA 法)前後であった。ICP-OES

を用いて測定した結果はあくまでも半定量であり、INAA 法より低い濃度が得られたが、

INAA 法は 2 次標準試料を使って測定結果を検証しているので、INAA 法の結果がより正確

だと考えられる。したがって、黒ボク土中に含まれる Mn の含有量は 1,200 ppm 前後と推定

した。また、酸分解処理や INAA 法により求めた Fe と Mn の含有量は土壌を構成している

すべての成分の含有量であり、Sb(III)酸化反応に関与しない鉱物結晶格子中の Fe や Mn も

含まれている。したがって、土壌試料含まれる Fe と Mn の含有量から直接的に Sb(III)酸化
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反応を評価することはできないと考えられる。 

 

2.3.2 Sb の化学形態 

Oorts らによる土壌における 70%の Sb2O3 が 2 日間で酸化されたことが報告されており

[48]、本研究では Sb(III)酸化反応期間を 5 日に伸ばし、そして、二週間後に最終確認として

再度に土壌中の Sb の化学形態を XAFS を用いて測定を行った。反応時間(Reaction Time：

RT/day(s))が 0 日(反応開始時)、1 日、3 日、5 日、14 日(最終確認)であり、XANES と EXAFS

スペクトルを全て記録した。次は Sb について測定結果を述べる。 

 

2.3.2.1 X 線吸収端近傍構造(XANES) 

黒ボク土における Sb(III)酸化反応による Sb K 端 XANES スペクトル経時変化を Fig. 2.5

に示す。上から反応時間 RT/day(s)がそれぞれ 0、1、3、5、14 日の Sb K 端 XANES スペク

トルであり、下にある 2 個のデータは標準試料として Sb2O3と K[Sb(OH)6]の Sb K 端 XANES

スペクトルを示す。横軸は X 線の掃引エネルギーであり、縦軸は X 線の吸光度である。 

図にしてしているように、反応開始時(RT/day = 0)の Sb K 端 XANES スペクトルが標準試

料 Sb2O3 の結果にほぼ一致し、Sb がすべて Sb(III)として存在してることを示唆している。

また、顕著ではないが、時間につれて吸収スペクトルの吸収端エネルギーが徐々に右側にシ

フトしていくことが分かる。そして Sb(III)酸化反応実験期間が 2 週間に経った後に最終確

認(RT/days = 14)を行った結果、吸収スペクトルの吸収端エネルギーやスペクトルの特徴は

標準試料 K[Sb(OH)6]に類似している。XAFS 統合ソフトウェア REX2000(version 2.5.5、Rigaku 

Corp., Japan)により Sb2O3 と K[Sb(OH)6]二種類の Sb 標準試料のスペクトルを用いて線形結

合フィッティング(LCF)を行い、Sb(III)と Sb(V)との比率を計算した結果、Sb(III)酸化反応実

験を 2 週間(RT/days = 14)行った土壌試料中の Sb のうち約 71.2%の Sb(III)が Sb(V)に酸化さ

れた。土壌試料中の Sb 濃度が 1,000 ppm と高いため、一部の Sb が Sb(III)のままで存在して

いた。また、反応時間 RT/day(s) = 1、3、5 の XANES スペクトルを LCF を用いて解析を行

い、土壌試料における Sb(V)の比率を計算した結果、それぞれ 7.6%、19.4%、30.6%であっ

た。 

この測定結果から、XAFS を用いて自然土壌(黒ボク土試料)における Sb(III)酸化反応のプ

ロセス観察に成功したことが言える。また、XANES スペクトルの解析によって、Sb の価数

変化が見られた。一方で、酸化速度については Oorts らの実験結果に比べ(2 日間で 70%の

Sb が Sb(V)として存在)、比較的遅い結果が得られた。これは本研究で使用した Sb の濃度が
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彼らが用いた濃度(510 ppm)よりも約 2 倍高く、そして彼らが植壌土に属するシルトローム

(Silt loam)を使っていたので、土壌種類の違いも考慮すべきだと思われる。次は EXAFS スペ

クトルの解析結果を説明し、Sb の配位数や隣接元素の種類・原子間距離などの情報を考察

する。 

 

 

Fig. 2.5 黒ボク土における Sb(III)酸化反応による Sb K 端 XANES スペクトル経時変化 
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2.3.2.2 広域 X 線吸収微細構造(EXAFS) 

黒ボク土における Sb(III)酸化反応前後の Sb K 端 EXAFS スペクトル変化を Fig. 2.6 に示

す。横軸には X 線の掃引エネルギー、縦軸には X 線の吸光度を表している。赤い線が酸化

反応を始めた直後に記録した XANES と EXAFS 両方を含めた Sb K 端 XAFS スペクトル

(RT/day = 0)、黒い線が 2 週間後(RT/days = 14)の XAFS スペクトルである。点線に示してい

るのはEXAFSエネルギー範囲であり、図にしてしているように、わずかな振動が見られる。

その振動を拡大し、解析した結果を Fig. 2.7 に示す。左の図(a)には EXAFS エネルギー範囲

に現れたわずかに波打った振動構造のスペクトルの中心に線を引き、その中心線を横軸(エ

ネルギーは波数に置き換えられている)に、その横軸に対して振動の様子をプロットした。

高エネルギー側になるほど信号強度が弱まってくるため、波数の 3 乗を信号強度に乗した。

また、横軸において、k が 3 未満の部分は XANES の情報だと思われるため、切り捨てた。

この図をフーリエ変換することにより、動径分布関数(Radial Distribution Function：RDF)が

得られ、その結果を右の図(b)に示した。上から反応時間 RT/day(s)がそれぞれ 0 と 14 日の

EXAFS スペクトル解析結果が示されている。また、実線は測定したスペクトルの解析結果

であり、点線は解析ソフトウェア REX2000 を用いたフィッティング結果である。 

2.3.2.1 に述べたように、XANES スペクトルを拡大すると Sb(III)酸化反応前後のスペクト

ルについて明らかな変化が見られた。一方で、EXAFS スペクトルについてわずかな振動な

ので、Fig. 2.6 では顕著な変化が見られなかった。そこで、EXAFS スペクトルにおけるわず

かな振動だけを抽出して拡大させ、さらにフーリエ変換をしたところ、反応前後のスペクト

ル変化が明らかになった。また、REX2000 を用いて位相シフトや X 線散乱振幅などに FEFF 

7.0 を用いて計算し、スペクトルをフィッティングし、Sb の配位数や隣接元素の種類・原子

間距離などの情報を得た(Table 2.6)。 

フーリエ変換した動径分布関数図(Fig. 2.7b)を見てみると、Sb(III)酸化反応開始直後の第

一近接シェル Sb-O について、位相シフトを行う前の原子間距離がおおよそ 1.6 Å であり、

ピークは低く、2 週間後、このピークが明らかに大きくなり、原子間距離はほとんど変わら

なかった。位相シフトを行った後、反応前後第一近接 Sb-O の原子間距離が同じく、約 1.99 

Å であった。そしてピークの違いが配位数の変化を示唆しており、フィッティング結果では

反応直後の配位数が 3 前後であり、2 週間後には 6 前後になった。これは先行研究で報告さ

れていることに一致しており[9](第一近接 Sb-O の配位数は Sb(III)の化合物では 3 前後であ

り、Sb(V)の化合物では 6 前後である)、Sb(III)が酸化されたことを示唆している。また、反

応直後の解析結果に、原子間距離が約 3.6 Å にて第二近接 Sb-Sb が発見され、これは土壌試

料に加えたためた Sb2O3によるものだと考えられる。しかしながら、2 週間後のスペクトル
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からは見られなかった。これは、Sb2O3 がすべてほかの化学形態に変化され、黒ボク土試料

に吸着されたと思われる。 

上記に議論したように、土壌中の Sb(III)酸化反応において、XANES スペクトル経時変化

だけではなく、EXAFS の解析結果からも、反応前後の第一近接 Sb-O の配位数を比較する

ことにより、土壌における Sb(III)酸化反応を確認することができた。 

 

 

 

Fig. 2.6 黒ボク土における Sb(III)酸化反応前後の Sb K 端 EXAFS スペクトル変化 
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Fig. 2.7 Fourier transformed k3-weighted EXAFS spectra of Sb before and after the oxidation 

reaction in andosol in k space (a) and R space (b). From top: RT/day(s) = 0, 14. 

 

 

Table 2.6 Sb EXAFS スペクトルフィッティング結果 

RT/day(s) Shell CN R(Å) ΔE0 (eV) σ2 

0 Sb-O 3.2±0.3 1.988±0.010 
16.0±2.9 

0.003a 

 Sb-Sb 4.5±1.1 3.588±0.012 0.003a 

      

14 Sb-O 5.7±0.5 1.993±0.012 13.1±3.1 0.003a 

a Fixed during fit。 

CN: 配位数(coordination number)。 

 

 

 

2.3.2.3 先行研究との比較 

フィールド試料(土壌や底質)中の Sb の化学形態について、いくつかの研究では Sb EXAFS

スペクトルの解析結果から Sb-Fe が見つかっており[18,63,64]、Sb(V)が α-FeOOH(Geothite)や
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酸化鉄に吸着されることが報告されている。また、実験室において Sb(III)や Sb(V)と水酸化

鉄との共沈実験や吸着実験でも Sb-Fe が発見された[9,65,66]。一方で、本研究において、Sb 

EXAFS スペクトルの解析では Sb-Fe が見つかっておらず、自然土壌における Fe(III)による

Sb の吸着が見られなかった。実験方法をまとめると、本研究においては黒ボク土中の Fe 含

有量測定結果が10,600 ppmであったため、水酸化鉄やゲータイトを人工的に加えておらず、

Sb(III)のみを付加し、2 週間にわたって土壌における Sb(III)酸化反応を観察した。そこで Sb-

Fe が見つからなかった理由を考えてみると自然土壌環境において、水酸化鉄が多く含まれ

ていても、様々な成分が入っていて複雑に絡み合い、Sb(IIII)酸化反応速度がかなり遅いた

め、土壌中の酸化鉄や水酸化鉄などの Fe(III)による Sb の吸着はそれ以上時間がかかると考

えられる。したがって、2 週間だけの反応では Sb-Fe が見つからなかったと考えられる。第

3 章では人工土壌を調製し、反応系を単純化して Fe(III)による Sb の吸着挙動を再度考察す

る。 

 

2.3.2.4 酸化反応速度定数推定 

XANES 及び EXAFS スペクトルの結果から、土壌(黒ボク土試料)における Sb(III)酸化反

応の観察に成功した。そして、酸化速度については先行研究の実験結果に比べて比較的遅い

結果が得られた。Sb(V)濃度が反応時間につれて徐々に上がっていくため、本実験の反応に

ついては一次反応だと推測し、REX2000 により LCF を用いて解析した Sb(III)の比率の自然

対数と反応時間 RT/day(s) = 1、3、5、14 日をプロットした(Fig. 2.8)。横軸は反応日数であり、

縦軸は黒ボク土試料中の Sb(III)/Sb(III)0 比の自然対数になっている。Sb(III)0 は Sb(III)の初期

濃度であり、本実験においては 1,000 ppm である。反応期間を 5 日に設定したため、5 日か

ら 14 日の間の測定値はないが、存在するデータを解析したところ、きれいな線形関係がみ

られ、相関係数が 0.9924 であった。これで、土壌における Sb(III)酸化反応が一次反応だと

考えられる。一次反応では反応物は初期濃度から指数関数的に減少するため、反応速度は速

度定数 k1のみで決定されている。速度定数は下記の計算式を用いて算出できる。 

 

ln ቀ
[ୗୠ(୍୍୍)]

[ୗୠ(୍୍୍)బ]
ቁ = −kଵt,    (1) 

 

[Sb(III)]と[Sb(III)0]はそれぞれ土壌中の Sb(III)濃度と Sb(III)初期濃度である。k1 は一次反応

の反応速度定数である。t は反応時間である。場合によっては速度定数の代わりに半減期で

速度を表すときもある。一次反応において、半減期と速度定数の関係は次の式で示してい
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る。 

 

𝑡భ
మ

=
୪୬ଶ

୩భ
,     (2) 

 

t1/2 は反応の半減期である。 

図に示していている計算式によって、y が ln ([Sb(III)]/[Sb(III)0])で、x が反応時間 t で、し

たがって、反応速度定数 k1 は 0.0865 day-1 である。第 3 章ではこの速度定数を用いて、人工

土壌における Sb(III)酸化反応速度定数の比較や考察を行う。 

 

 

Fig. 2.8 黒ボク土における Sb(III)酸化反応の Sb(III)比率変化 

 

 

2.3.3 Fe、Mn の化学形態 

次は土壌中に含まれている Fe と Mn の化学形態が Sb(III)酸化反応によってどのように変

化したかを Fe と Mn の K 端 XANES 測定により考察した。Fig. 2.9 に Sb(III)酸化反応におけ
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る Fe の XANES スペクトルを示す。上から二つが反応時間 RT/day(s)がそれぞれ 0 と 14 日

の Fe K 端 XANES スペクトルであり、その下に示しているのは Fe の標準試料としてそれぞ

れ FeS2、Fe3(PO4)2、FeSO4、FeS、Fe3O4、Fe2(SO4)3、α-FeOOH、Fe2O3 の XANES スペクトル

である。横軸は X 線の掃引エネルギーであり、縦軸は X 線の吸光度である。 

Sb(III)酸化反応前後の Fe XANES スペクトルを比較すると、ほとんど変わらず、類似して

いることが分かった。吸収端エネルギーやスペクトルの形状を標準試料に比べた結果、両方

ともほぼ Fe(III)の酸化鉄や α-FeOOH に類似していることから、黒ボク土に含まれている Fe

は主に水酸化鉄や酸化鉄の状態で Fe(III)として存在していると推定される。そして、土壌に

含まれる Fe の含有量(10600 ± 131 ppm)が実験添加 Sb 濃度(1,000 ppm)によりもかなり高いた

め、Sb(III)酸化反応に関与しても Fe(III)がわずかな量しか還元されず、ほとんどの Fe は反

応前と同じ化学形態で存在するものと判断された。したがって、Fe XANES スペクトルに関

しては著しく変化することを見ることができなかったと考えられる。 

一方で、Sb(III)酸化反応前後の Mn XANES スペクトルを比較すると(Fig. 2.10)、異なる結

果が得られた。Fe スペクトルと同じ、横軸は Mn 測定の X 線の掃引エネルギーであり、縦

軸は X 線の吸光度である。上から二つは反応時間 RT/day(s)がそれぞれ 0 と 14 日の Mn K 端

XANESスペクトルであり、その下に示しているのはMnの標準試料としてそれぞれMnSO4、

MnS、MnCO3、Mn(H2PO4)2、Mn3(PO4)2、MnO2の XANES スペクトルである。反応直後の Mn

スペクトルについて吸収端エネルギーは Mn(IV)に近く、そしてスペクトル特徴は MnO2 に

類似している。しかしながら、反応が進むことにつれ、2 週間後のスペクトルの吸収端エネ

ルギーが低エネルギー側にシフトし、Mn(II)に近づいてきた。これは一部の Mn(IV)が還元

された証拠である。土壌中に起きている反応は Sb(III)酸化反応のみなので、Mn(IV)の還元

は Sb(III)の酸化によるものだと考えられる。 
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以上に議論したように、土壌(黒ボク土試料)における Sb(III)酸化反応前後の Fe と Mn の

K 端 XANES スペクトルを測定した結果、Fe の含有量が Sb よりも 10 倍以上高いため、

Sb(III)酸化反応に寄与することを確認することはできなかった。一方で、反応前後の Mn の

K 端 XANES スペクトルが著しく変化し、Mn(IV)が Sb(III)の酸化反応に関与していること

が分かった。 

 

Fig. 2.9 黒ボク土における Sb(III)酸化反応前後 Fe K 端 XANES スペクトル変化 
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Fig. 2.10 黒ボク土における Sb(III)酸化反応前後 Mn K 端 XANES スペクトル変化 
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2.4 結論 

自然土壌における Sb(III)酸化反応の観測に着目し、日本で広く分布している黒ボク土を

選定し、Sb2O3 を汚染物質として添加し、XAFS 分析法により土壌非破壊分析を用いて土壌

中の Sb の化学形態をリアルタイムで分析することで、Sb(III)酸化反応の観測を試みた。ま

た、反応を行う前に、土壌酸分解実験や INAA 法を用いて、黒ボク土に含まれる Fe と Mn

の含有量を分析した結果、Fe が約 1 wt%であり、Mn が 1,000 ppm 前後であった。また、Fe

と Mn の K 端 XANES 測定結果により、黒ボク土に含まれている Fe は主に水酸化鉄や酸化

鉄の状態で Fe(III)として存在しており、Mn は主に MnO2などの Mn(IV)として存在している

ことが分かった。 

XAFS スペクトルには XANES と EXAFS スペクトルが含まれ、Sb に関しては両方のスペ

クトルを記録した。XANES スペクトルの解析結果では、Sb の価数変化が見られ、反応時間

につれて Sb(V)濃度が徐々に増加した。Sb(III)酸化反応が 2 週間経過した土壌試料中の Sb の

うち約 71.2%の Sb(III)が Sb(V)に酸化された。また、土壌試料中の Sb 濃度が 1,000 ppm と高

いため、一部の Sb が Sb(III)のままで存在していた。さらに、反応時間 RT/day(s) = 1、3、5

の XANES スペクトルを LCF を用いて解析を行い、土壌試料における Sb(V)の比率を計算し

た結果、それぞれ 7.6%、19.4%、30.6%であった。REX2000 により LCF を用いて解析した

Sb(III)の比率の自然対数と反応時間プロットした結果、きれいな線形関係がみられ、相関係

数が 0.9924 であった。このことから、土壌における Sb(III)酸化反応が一次反応だと考えら

れ、推定反応速度定数は 0.0865 day-1 であった。この酸化速度は先行研究の実験結果に比べ

て、比較的遅い結果であった。さらに、Sb EXAFS スペクトル解析結果について、Sb(III)酸

化反応 2 週間後の測定結果では第一近接 Sb-O の配位数が 3 前後から 6 前後まで大きくな

り、これが先行研究の結果に一致している[9]。そして原子間距離 3.6 Å にある第二近接 Sb-

Sb がなくなり、その理由としては Sb2O3 がすべてほかの化学形態に変化され、黒ボク土試

料に吸着されたと思われる。 

Fe と Mn については XANES スペクトルのみを記録した。そして自然土壌(黒ボク土試料)

における Sb(III)酸化反応前後の Fe と Mn の K 端 XANES スペクトルを測定した結果、Fe(III)

は Sb(III)酸化反応に寄与することがまだ不明で、Mn(IV)が Sb(III)の酸化反応に関与してい

ることが分かった。 
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第 3 章 人工土壌における Sb(III)酸化反応の検証 

3.1 序 

第 2 章において自然土壌(黒ボク土試料)における Sb(III)酸化反応を XAFS 法を用いて観測

した結果、その酸化過程で Mn(IV)が還元されたことを確認した。一方で、Fe(III)と Sb(III)酸

化反応の関係については更なる検証が必要である。また、EXAFS の解析結果から Fe(III)に

よる Sb の吸着挙動も見られなかったので更なる考察が必要である。そこで、反応系を単純

化すべく、人工土壌を作製し、金属成分として Fe(III)、Mn(IV)と Sb(III)だけを加えて Sb(III)

酸化反応の検証や酸化に寄与する元素について考察することにした。 

そのためにまず、XAFS 検証実験を行う前に、実験室にて人工土壌における Sb(III)酸化反

応の予備実験を行った。人工土壌を作製し、Fe(III)と Mn(IV)を加えた後に自然土壌における

Sb(III)酸化反応実験と同じく Sb2O3 を汚染物質として約 1,000 ppm まで加えた。含水率を

30％に調整して酸化実験を開始させ、一定期間静置し、溶媒に水や有機酸、塩酸などを使用

し、人工土壌中の Sb を抽出し、水素化物発生 ICP 発行分光分析法(HG-ICP-OES)による抽出

液中の Sb を価数別に Sb(III)と Sb(V)濃度を測定した。 

実験室にて人工土壌における Sb(III)酸化反応の検証をした後、XAFS 法により Fe(III)や

Mn(IV)が含まれている人工土壌における Sb(III)酸化反応の検証を行った。土壌中の Fe(III)

濃度が高く、XANES スペクトルについては顕著な変化が起こらないことを想定し、Sb と

Mn の K 端 XANES スペクトルを取り、人工土壌における Sb(III)酸化反応を観測した。さら

に、Sb(III)酸化反応に寄与する元素の特定をした。 

また、2 週間にわたって自然土壌(黒ボク土)における Sb(III)酸化反応の観察をした結果、

Sb(III)の酸化挙動は見られたが、反応速度が遅かったため、連続した時間軸で Sb(III)酸化反

応の観測できなかった。そこで、Mn(IV)が Sb(III)酸化反応に寄与することが分かったので、

人工土壌に付加する Mn の濃度を上げ、高時間分解能での Sb(III)酸化反応のリアルタイム観

測を試みた。本章後半では Quick-XAFS(QXAFS)法を用いて、人工土壌における Sb(III)酸化

反応が開始から 2 時間までのリアルタイム観測を行った。具体的な実験方法は QXAFS 法を

用いて、1 分間隔で Sb2O3 を加えた直後の人工土壌中の Sb K 端 XANES スペクトルを 2 時

間にわたって連続記録し続けた。 

最後に、これまで得られた土壌における Sb(III)酸化反応の結果から、土壌における Sb(III)

酸化反応の反応式やメカニズムについて考察した。また、人工土壌と自然土壌における

Sb(III)酸化反応の反応速度の比較を行った。 
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3.2 予備実験 

本章では人工土壌を作製し、その試料を用いて XAFS を用いて Sb(III)酸化反応の検証を

するため、まずは実験室で人工土壌を調製し、Sb(III)酸化反応を一定期間行い、土壌中の Sb

を抽出して HG-ICP-OES を用いて酸化反応が確実に行ったことを確認した。さらに、抽出

実験に使う溶媒についていくつかの種類を選択してそれぞれの Sb の回収率を計算した。ま

た、上記に述べたように、この予備実験はあくまでも人工土壌における Sb(III)酸化反応の検

証なので、100%の Sb を抽出する必要がなく、Sb の抽出時間にこだわらず、Sb の価数が変

化しないことに注意を払い、予備実験を行った。 

 

3.2.1 人工土壌作製 

第 2 章の 2.3.3 に示したように、黒ボク土試料における Fe と Mn の化学形態を調べたと

ころ、Fe(III)は主に水酸化鉄や酸化鉄の状態で存在しており、Mn(IV)は主に MnO2の状態で

存在していた。そして反応系を単純化するため、金属成分は Fe と Mn のみを用いた。人工

土壌の基質としては自然土壌でも多く含まれる SiO2(Alpha-quartz)を用いて、水酸化鉄(α-

FeOOH)や二酸化マンガン(MnO2)を加えて人工土壌を作製した。XAFS による人工土壌試料

中の Sb(III)酸化反応検証実験において最大 24 時間のマシンタイムしかないので、その期間

内で Sb(III)酸化反応をより観測できるため、人工土壌に含まれる Fe(III)と Mn(IV)の含有量

を黒ボク土試料中の含有量よりも多めにし、それぞれ 5 wt%、1 wt%まで調整した。 

Fe(III)と Sb(III)酸化反応の関係を検討するため、4 種類の人工土壌を作製した。それぞれ

SiO2、SiO2+α-FeOOH、SiO2+MnO2 と SiO2+α-FeOOH+MnO2 であった。SiO2 に α-FeOOH や

MnO2 加えた後に高速振とう機を用いて 10 分間混合して人工土壌を作製した。SiO2 は和光

純薬工業株式会社製の試薬特級の Alpha-quartz を用いて、α-FeOOH と MnO2 は株式会社レ

アメタリック製の高純度金属化合物を用いた。 

 

3.2.2 HG-ICP-OES による Sb の価数別測定 

土壌中の Fe と Mn の含有量を測定する際に用いる従来の ICP-OES 法は誘導結合プラズマ

によって溶液試料を原子化・熱励起を起こし、元素が基底状態に戻るときに特有の発光スペ

クトルを放出し、その発光スペクトルから元素の同定や定量を行う方法である。大半の測定

できる微量元素に対して分析感度は高いが、ヒ素、アンチモン、セレンなどの原子化されに

くい半金属(Metalloid)元素については分析感度が低く、測定は困難だった。そこで、Holak に
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より As、Sb などの半金属についてはそれらの元素を直接原子化せず、水素化して発生した

水素化物(Hydride generation：HG)を熱分解して原子化する方法が報告された[67]。さらに還

元剤としてテトラヒドロホウ酸ナトリウム(Sodium tetrahydroborate)を用いて As(V)や Sb(V)

をそれぞれ As(III)と Sb(III)に還元してから水素化物を発生することことによって感度及び

選択性が飛躍的に向上した[68]。1994 年から環境庁公示法として採用され、As や Sb の高感

度定量に広く応用されてきた。下記の化学反応式に示しているように、溶液試料中の Sb を

HG-ICP-OES で測定する場合、テトラヒドロホウ酸ナトリウムを用いて、Sb(V)を Sb(III)に

還元させた後にさらに Sb(III)をスチビンまで還元させ、最終的には Sb と水素に熱分解して

原子化して測定することになる[69]。 

 

4H3SbO4 + BH4
- + H+ → 4H3SbO3 + H3BO3 +H2O (3) 

4H3SbO3 + 3BH4
- + 3H+ → 4SbH3 + 3H3BO3 + 3H2O (4) 

SbH3 → Sb + 3H    (5) 

 

上記の反応式に示しているように、溶液中の Total Sb 濃度測定の時に溶液が酸性になるほ

ど、Sb がすべて Sb(III)に還元され、測定感度が高くなる。 

一方で、Sb を価数別に分析したいときに、測定溶液が酸性の場合、Sb(V)が水素イオンに

より還元される可能性がある。Fig. 3.1 に測定溶液 pH と Sb 測定最大吸光度の関係を示す

[70]。図の上部に示しているのは測定溶液 pH 変化による Sb(III)の最大吸光度の変化であり、

下部には Sb(V)の最大吸光度変化をプロットしている。図に示しているように、測定溶液 pH

が 0~7 の場合、Sb(III)の水素化物が発生されており、吸光度が安定している。Sb(V)につい

ては pH が 2 以上であれば水素化物が発生せず、吸光度が低いが、pH が 2 以下になると、

上記に示した反応式(3)が起こり、一部の Sb(V)が Sb(III)に還元されて試料中に含まれている

Sb(III)と一緒に検出されて価数別の分析ができなくなる。また、Fig. 3.2 には測定溶液に HCl

溶液と予備還元剤 KI 溶液を付加した際に Sb(V)の測定最大吸光度が示されている。HCl 及

び KI 溶液添加量の増加につれ、Sb(V)の最大吸光度も大きくなることが分かる。 
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Fig. 3.1 測定溶液中の pH による Sb(V)の最大吸光度変化 

 

 

Fig. 3.2 測定溶液に付加した HCl と KI 溶液量による Sb(V)の最大吸光度変化 
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上記に示したように、溶液中の Sb を価数別に分析する際、溶液の pH や予備還元剤によ

って Sb(V)が還元され Sb(III)と一緒に検出されてしまう可能性があるため、溶液の pH を弱

酸性(2 以上)の状態に調整する必要がある。ここで着目したのはクエン酸水素二ナトリウム

1.5 水和物溶液(Disodium Hydrogen Citrate：DHC)を pH 調整剤としてを用いる方法で、水溶

液(50g/L、25℃)での pH が 4.7~5.1 である。Okkenhaug らにより 0.5M の DHC 溶液を用いて

Sb の価数別分析に成功した[11]ことから、本研究では DHC 溶液を用いて Sb の価数別に分

析の可能性を検証した。実験方法は Fig. 3.3 に示している。K[Sb(OH)6]を水に溶解させ、Sb(V)

溶液を作製した。Sb(III)溶液は和光純薬工業株式会社製の Sb 標準溶液(Sb：100 ppm)を超純

水で希釈して調製した。両方の溶液における Sb の濃度は 20 ppb 前後であった。それぞれの

溶液に pH 調整剤(0.5 M DHC 溶液)と予備還元剤(チオ尿素+HCl)を加え、HG-ICP-OES を用

いて Sb 濃度測定を行った。測定については日本工業規格[71]に定める工場排水試験方法の

Sb 定量方法(水素化物発生 ICP 発行分光分析法)に沿って分析した。土壌試料の Sb 抽出実験

を行った後、水素化物発生装置誘導結合プラズマ発行分光法(HG-ICP-OES)を用いて、抽出

液適宜希釈し、検量線法により溶液中の Sb の価数別定量測定を行った。ICP-OES は、Agilent 

Technologies 製 720 ICP-OES システムを用いた。検量線用 Sb 標準溶液は、和光純薬工業株

式会社製、Sb 標準溶液(Sb：100 ppm)を適宜超純水で希釈して調製した。HG-ICP-OES 測定

条件を Table 3.1 に示す。 

 

 

 

Fig. 3.3 DHC を用いた Sb 価数別に分析 
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Table 3.1 HG-ICP-OES 測定条件 

項目 条件 

RF パワー 1.0 kW 

プラズマフロー 15 L/min 

補助フロー 1.5 L/min 

ネブライザフロー 0.75 L/min 

VGA キャリアガス圧力 0.35 MPa 

Sb 測定波長 206.833 nm 

 

 

 

3.2.3 実験室での Sb(III)酸化反応実験 

実験室での人工土壌における Sb(III)酸化反応実験手順を Fig. 3.4 に示す。人工土壌は 3.2.1

に述べた 4 種類のほかに、Sb(III)と Mn(IV)の反応を確認するために基質 SiO2を抜いて MnO2

を合わせすべて 5 種類の試料を準備した。SiO2 の結晶構造や Fe、Mn の含有量などの情報は

図の左下に示している。これらの試料に Sb2O3を加え(1,000 ppm)、含水率を 30%に調整して

XAFS マシンタイム(24 時間)を考慮して 18 時間の静置時間を決め、実験室に保存した。そ

の後、H2O と 1M 塩酸溶液の 2 種類の溶媒を用いて、人工土壌試料中の Sb 抽出実験を行っ

た。抽出時間について、この実験の目的は主に実験室での人工土壌における Sb(III)酸化反応

の検証なので、100%の Sb を抽出する必要がないため、環境省土壌環境基準・付表にある検

液調製方法[72]の溶出時間より 6 時間にした。溶媒の量は上記の検液調製方法に乗っ取って

人工土壌試料とを重量体積比 10%の割合で混合した。調製した試料液を常温常圧で高速振

とう機を用いて 6 時間連続振とうをしたあと、毎分約 3,000 回転で 20 分間遠心分離し、上

澄み液を孔径 0.45 μm のメンブランフィルターでろ過してろ液を採取し、適宜希釈し、水素

化物発生 ICP 発行分光分析法(HG-ICP-OES)を用いて検量線法によりろ液中の Sb 価数別に

定量測定を行った。 
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Fig. 3.4 人工土壌における Sb(III)酸化反応実験手順 
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3.3 実験 

本節では XAFS 法により Fe(III)や Mn(IV)が含まれている人工土壌における Sb(III)酸化反

応の検証を行った。そして、Sb と Mn の K 端 XANES スペクトルを取り、人工土壌におけ

る Sb(III)酸化反応に寄与する元素の特定をした。 

また、高時間分解能での XAFS 測定を行い、人工土壌における Sb(III)酸化反応をリアル

タイムに観測した。Quick-XAFS(QXAFS)法を用いて、1 分間隔で Sb2O3 を加えた直後の人工

土壌中の Sb K 端 XANES スペクトルを 2 時間半にわたって連続記録し続けた。 

さらに、自然土壌や人工土壌 Sb(III)酸化反応実験の結果から、土壌における Sb(III)酸化反

応の反応式やメカニズムについて考察した。また、人工土壌と自然土壌における Sb(III)酸化

反応の反応速度の比較を行った。 

 

3.3.1 試料調製 

Fe(III)と Sb(III)酸化反応の関係を明らかにするため、3 種類の人工土壌を用いた。それぞ

れ SiO2+MnO2、SiO2+α-FeOOH と SiO2+α-FeOOH+MnO2 であった。人工土壌の作製方法は

3.2.1 に示している方法と同じく、SiO2 に α-FeOOH や MnO2加えた後に高速振とう機を用い

て 10 分間混合して人工土壌を作製した。SiO2 は和光純薬工業株式会社製の試薬特級の

Alpha-quartz を用いて、α-FeOOH と MnO2 は株式会社レアメタリック製の高純度金属化合

物を用いた。人工土壌試料に付加する Sb(III)汚染物質は三酸化アンチモン(Sb2O3、99.9%、

和光純薬工業株式会社製)を用いた。また、超純水(18.4MΩ、Milli-Q water system)を用いて、

含水率の調整を行った。 

人工土壌試料に Sb2O3を入れ、Sb(III)濃度を 1,000 ppm まで調整した後、高速振とう機を

用いて 10 分間混合した。混合した試料から約 1g を精秤し、ポリエチレン製の袋にいれた

後に超純水を加え、含水量を 30%まで調整し、空気を抜いてから封入して、XAFS 測定に用

いた。具体的な試料調製手順を Fig. 3.5 に示す。 
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Fig. 3.5 人工土壌における Sb(III)酸化反応実験試料調製手順 

 

 

3.3.2 XAFS 測定・解析 

XAFS 測定は高エネルギー加速器研究機構(KEK)放射光科学研究施設 Phonton Factoryで行

った。Sb K 端 X 線吸収端近傍構(XANES)スペクトルと広域 X 線吸収微細構造(EXAFS)スペ

クトルは PF-AR NW10A にて測定した。測定エネルギー範囲や測定条件は Table 3.2 に示す。

すべての測定には Lytle 型検出器を用いて蛍光法であり、常温常圧で行った。測定の際に、

Lytle 型検出器のフィルターには In(3 mm)を用いた。モノクロメーター結晶面について、

Si(311)を用いた。X 線ビーム径は 1 mm × 2 mm であった。また、Sb K 端 XAFS 測定前の前

にも Sb 標準試料を用いてエネルギー校正を行った。 

得られた XANES スペクトルの解析は XAFS 統合ソフトウェア REX2000(version 2.5.5、

Rigaku Corp., Japan)を用いて行った。Sb(III)/Sb(V)比は Sb2O3と K[Sb(OH)6]二種類の Sb 標準
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試料のスペクトルを用いて線形結合フィッティング(Linear combination fitting：LCF)を行い

算出した。 

 

 

Table 3.2 XAFS 測定条件 

Target 

element 

Energy range 

(eV) 

Scan time 

(sec) 
Data points 

Integration time at 

each point 
Filter 

Sb 30400 ~ 31140 420 1232 0.3313 In-3 

 

 

 

3.3.3 高時間分解能での XAFS 測定 

1 分間隔での Sb K 端 XANES スペクトル連続測定は PF-AR NW10A で行った。掃引エネ

ルギー範囲は 30400 ~ 30600 eV であり、測定条件を Table 3.3 に示す。高時間分解能での

XAFS 測定は元素の価数変化に着目したため、XANES 領域のみの測定・解析を行った。 

 

 

Table 3.3 QXAFS 測定条件 

Target 

element 

Energy range 

(eV) 

Scan time 

(sec) 
Data points 

Integration time at 

each point 
Filter 

Sb 30400 ~ 30600 60 423 0.1408 In-3 
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3.4 結果と考察 

3.4.1 予備実験 

3.4.1.1 HG-ICP-OES による Sb 価数別分析の可能性 

まず、DHC 溶液を用いて Sb 価数別分析の可能性を検証した結果を Table 3.4 に示す。表

に示しているように、JIS K0102 の Sb 定量方法に用いられる予備還元剤チオ尿素と HCl を

測定溶液に添加した場合、すべての Sb が Sb(III)に還元され、水素化物発生装置によってス

チビンに還元された後に熱分解して原子化されて分析することができた。Sb(III)溶液をはじ

め、Sb(V)溶液や Sb(III)と Sb(V)の混合溶液においても検出率は高く(ほぼ 100%)、Total Sb 濃

度の測定ができた。また、pH 調整剤 0.5 M DHC 溶液を用いて定容した測定溶液において

は、Sb(III)が含まれている際、溶液中の Sb がすべて検出できた一方、Sb(V)が含まれる場合

は検出できなかった。Sb(III)(20 ppb)と Sb(V)(20 ppb)の混合溶液においては添加した Sb 濃度

の 40 ppb に対し、Sb(III)のみ(20 ppb)が検出され、正確に Sb(III)と Sb(V)を分けて分析する

ことができた。 

 

 

Table 3.4 DHC 溶液を用いて Sb 価数別に分析測定結果 

溶液種類 添加 Sb 濃度(ppb) 実測 Sb 濃度(ppb) 

Sb(V)溶液、0.5M DHC 溶液 20 N.D. 

Sb(V)溶液、チオ尿素+HCl 20 19.8 ± 0.4 

Sb(III)溶液、0.5M DHC 溶液 20 20.1 ± 0.4 

Sb(III)溶液、チオ尿素+HCl 20 20.0 ± 0.3 

Sb(III)と Sb(V)の混合溶液、0.5M DHC 溶液 40 20.5 ± 0.3 

Sb(III)と Sb(V)の混合溶液、チオ尿素+HCl 40 40.4 ±0.2 

 

 

 

上記に述べたように、DHC 溶液を用いて、正確に試料中の Sb(III)の濃度を測定すること

ができ、そして予備還元剤(チオ尿素+HCl)を使用した場合には試料中の Total Sb 濃度測定が

できるため、試料中の Sb(V)濃度は Total Sb 濃度から Sb(III)濃度を差し引いて算出できる。
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つまり同じ試料を DHC 溶液と予備還元剤、2 回の測定で Sb の価数別に分析することが可

能になる。この測定方法を利用して、実験室での人工土壌における Sb(III)酸化反応の検証実

験を行った。次はその結果について説明する。 

 

3.4.1.2 実験室での人工土壌における Sb(III)酸化反応の追跡 

3.2.3 に述べたように本実験においては人工土壌を作製し、Sb2O3 を加え(1,000 ppm)、含水

率を 30%に調整してから 18 時間静置し、H2O、1M 塩酸溶液の 2 種類の溶媒を用いて、人工

土壌試料中の Sb 抽出実験を行い、水素化物発生 ICP 発行分光分析法(HG-ICP-OES)を用いて

検量線法により抽出液中の Sb において価数別の定量測定を行った。その結果について述べ

る。 

まずは H2O を溶媒に用いた酸化反応実験の結果について示す(Fig. 3.6)。人工土壌試料は

それぞれ上から(a) SiO2 + Sb2O3、(b) SiO2 + MnO2 + Sb2O3、(c) MnO2 + Sb2O3、(d) SiO2 + α-

FeOOH + Sb2O3、(e) SiO2 + α-FeOOH + MnO2 + Sb2O3である。横軸は抽出液中の Sb 濃度を示

している。青色バーは Sb(III)濃度であり、黄色バーは Sb(V)濃度になっている。人工土壌 abde

においては、1 g 土壌試料中に付加した Sb の濃度が 1,000 ppm であり、溶媒を 10mL を用い

たので、Sb がすべて抽出された場合、抽出液中の Sb 濃度が 100 ppm となる。また、抽出液

中の Sb 濃度が低いほど、Sb がより人工土壌に吸着されていることが推定できる。図に示し

ているように、すべての人工土壌試料において、Sb(III)と Sb(V)のどちらか片方しか検出さ

れていない。a は α-FeOOH や MnO2を添加せず、基質と Sb(III)のみのブランク試料であり、

Sb(III)が酸化されないという結果が得られた。MnO2 が含まれている人工土壌試料(b,c,e)中の

Sb(III)はすべて酸化され、Sb(V)として存在していることが分かった。これは第 2 章の結果

に一致し、Mn(IV)が Sb(III)酸化反応に関与していることを示唆している。また、自然土壌と

異なり、人工土壌試料に含まれる Mn(IV)濃度(1 wt%)が Sb(III)濃度(1,000 ppm)に比べかなり

高いため、Sb(III)がすべて酸化されたものだと考えられる。c は人工土壌試料の基質として

SiO2を使用せず行った実験であり、抽出液中の Sb(V)濃度が一番少ない結果が得られた。こ

れは土壌における Sb(III)の酸化には SiO2 などの吸着キャリアが必要とすることを示唆して

いる。また、b と e を比較すると、α-FeOOH の存在により抽出液中の Sb 濃度が減少するこ

とが分かった。これは α-FeOOH が Sb(V)の吸着に寄与することを示唆している。2.3.2.3 で

議論した自然土壌における Sb(III)酸化反応実験では観察できなかった α-FeOOH による Sb

の吸着は実験室での検証実験で単純化した反応系で観察できた。一方で、α-FeOOH のみが

人工土壌試料に添加する場合では(d)、抽出液中の Sb がすべて Sb(III)であり、Fe(III)によっ

て Sb(III)酸化反応が起こらなかった。この結果から、Fe(III)は Sb(III)酸化反応に寄与しない
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のではないかと考えられる。なお、α-FeOOH が含まれている人工土壌試料(d)抽出液中の Sb

濃度がブランク(a)試料に比べ低い結果が得られたため、α-FeOOH が Sb(III)の吸着にも寄与

することが分かった。また、d と e を比べてみると、Sb(III)が Sb(V)よりも多く溶出するこ

とが分かった。このことから、Sb(III)より Sb(V)が α-FeOOH に強く吸着されて安定になり、

溶出しにくい、つまり土壌における Sb(V)の移動性が低いことを示唆している。 

 

 

Fig. 3.6 人工土壌試料抽出液中の Sb 濃度変化(溶媒 H2O) 

 

 

次は 1 M HCl 溶液を使って人工土壌試料中の Sb を抽出して測定結果について説明する。

その結果を Fig. 3.7 に示す。 
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Fig. 3.7 人工土壌試料抽出液中の Sb 濃度変化(溶媒 1M HCl 溶液) 

 

 

人工土壌試料はそれぞれ上から(a) SiO2 + Sb2O3、(b) SiO2 + MnO2 + Sb2O3、(c) MnO2 + Sb2O3、

(d) SiO2 + α-FeOOH + Sb2O3、(e) SiO2 + α-FeOOH + MnO2 + Sb2O3 である。横軸は抽出液中の

Sb 濃度を示している。青色バーは Sb(III)濃度であり、黄色バーは Sb(V)濃度になっている。

人工土壌 abde においては H2O を溶媒に用いた酸化反応実験の結果と同様に、抽出液中の Sb

濃度が 100 ppm となる。また、抽出液中の Sb 濃度が低いほど、Sb がより人工土壌に吸着さ

れていることが推定できる。溶媒 H2O に比べ、抽出液中の Sb 濃度がかなり大きくなってお

り、Sb(III)酸化反応挙動については一致している。一つ傾向が異なったのは b と c、つまり

基質 SiO2 の有無の違いによって、HCl を用いて抽出した時に Sb(V)濃度差が逆になってい

る。これは HCl 溶液が MnO2と反応し、Mn(II)になったときに Sb(III)から二つの電子を奪っ

たと考えられる。この反応を反応式で表すと下記のようになる。 

 

MnO2 + 4H+ + 2e- → Mn2+ + 2H2O  (6) 

Sb3+ → Sb5+ + 2e-    (7) 

 

この反応によって、酸性溶液において、より多くの Sb(III)が Sb(V)に酸化され、抽出液中の

Sb(V)濃度が高くなった原因だと考えられる。また、a と d について、少しだけ Sb(V)が検出
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された。これは塩酸を用いて抽出した際に Sb 濃度が高いため、測定誤差によるものだと考

えられる。 

最後に、この 2 種類の溶媒において、抽出液中の Sb 回収率について調べた。それぞれの

結果を Fig. 3.8 と Fig. 3.9 に示す。縦軸は人工土壌試料種類で、上からそれぞれ(a) SiO2 + 

Sb2O3、(b) SiO2 + MnO2 + Sb2O3、(c) MnO2 + Sb2O3、(d) SiO2 + α-FeOOH + Sb2O3、(e) SiO2 + 

α-FeOOH + MnO2 + Sb2O3となっている。横軸は抽出液中の Sb 回収率を表している。図に示

しているように、H2O 溶媒の場合では(Fig. 3.8)、Sb がほとんど溶出できず、残渣として人

工土壌試料に残っている。b と e を比較すると、α-FeOOH の存在により Sb(V)溶出率が下が

り、Sb(V)が α-FeOOH に吸着され、移動性が Sb(III)より低いことを示唆している。一方で、

1M HCl 溶液を溶媒に使うと(Fig. 3.9)、Sb が多く溶出された。c に関しては Fig. 3.7 に示した

抽出液中の Sb 濃度が高いが、MnO2 と Sb2O3 の使用量もほかの試料より 10 倍多いため、Sb

回収率計算結果は b よりも小さい。そして Sb(III)と Sb(V)の回収率を比較した結果、Sb(V)

は Sb(III)より安定し、人工土壌試料に吸着され、溶出しにくいことが分かった。 

上記に述べたように、H2O と 1M HCl 溶液を溶媒として抽出実験を行った結果、1M HCl

溶液を用いた抽出液中の Sb 濃度が H2O よりかなり高くなるが、別反応が起こってしまう可

能性があるので、良い溶媒ではないと考えられる。H2O 溶媒の場合、抽出液中の Sb 濃度が

低いが、その代わりに、Sb の価数変化が起こらないことから、人工土壌における Sb(III)酸

化反応の検証に適していると考えられる。さらに、本予備実験により、反応時間が 18 時間

以内でも人工土壌における Sb(III)酸化反応が起こり、酸化反応速度がかなり速いと推測で

きるため、XAFS を用いて短時間で高時間分解能での観測が可能になったを考えられる。 
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Fig. 3.8 人工土壌試料抽出液中の Sb 回収率(溶媒 H2O) 

 

 

Fig. 3.9 人工土壌試料抽出液中の Sb 回収率(溶媒 1 M HCl 溶液) 
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3.4.2 Sb(III)酸化反応の検証 

人工土壌試料における Sb(III)酸化反応の検証実験による Sb K 端 XANES スペクトルの経

時変化を Fig. 3.10 に示す。Mn-1 と Mn-5 はそれぞれ人工土壌試料(SiO2 + MnO2 + Sb2O3)にお

ける反応時間 RT/day(s)それぞれ 1 と 5 日の Sb K 端 XANES スペクトルであり、Fe-1 と Fe-

5 はそれぞれ人工土壌試料(SiO2 + α-FeOOH + Sb2O3)における反応時間 RT/day(s)それぞれ 1

と 5 日の Sb K 端 XANES スペクトルである。Fe, Mn-1 と Fe, Mn-5 はそれぞれ人工土壌試料

(SiO2 + α-FeOOH + MnO2 + Sb2O3)における反応時間 RT/day(s)それぞれ 1 と 5 日の Sb K 端

XANES スペクトルである。また、一番下にある 2 個のデータは標準試料 Sb2O3と K[Sb(OH)6]

の Sb K 端 XANES スペクトルである。横軸は X 線の掃引エネルギーであり、縦軸は X 線の

吸光度である。 

図に示しているように、X 線吸収端エネルギーやスペクトルの特徴を見てみると、MnO2

が含まれている人工土壌試料 (Mn-1; Mn-5; Fe, Mn-1; Fe, Mn-5)においては標準試料

K[Sb(OH)6]のスペクトルに一致し、Sb がすべて Sb(V)として存在してることを示唆してい

る。REX2000 の LCF を行ったところ、1 日の反応時間でも 100%の Sb(III)が酸化され、Sb(V)

として存在していることが分かった。一方で、人工土壌試料(Fe-1; Fe-5)においては Sb2O3 の

スペクトルに一致し、Sb(III)が酸化せずにそのまま試料の中に残っていた。XAFS 結果と実

験室での検証実験結果から、Fe(III)は Sb(III)酸化反応に寄与しないと考えられる。一方で、

Mn(IV)は Sb(III)酸化反応に大きく関与することが分かった。また、人工土壌試料において、

Mn(IV)含有量は黒ボク土に比べて 10 倍以上のため、酸化反応速度は速くなり、黒ボク土に

おいて 14 日間の酸化反応時間で 71.2%の Sb(III)が酸化されたに対し、Mn(IV)が含まれる人

工土壌においては 1 日間の酸化反応時間で 100%の酸化結果が確認された。 
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Fig. 3.10 人工土壌における Sb(III)酸化反応による Sb K 端 XANES スペクトル経時変化 

 

 

3.4.3 高時間分解能での Sb(III)酸化挙動 

Mn(IV)が Sb(III)酸化反応に寄与することが分かったが、1 日間で 100%の Sb(III)が酸化さ

れたため、酸化反応速度の評価はできなかった。そこで、連続した時間軸で Sb(III)酸化反応

を観測し、人工土壌試料における Sb(III)酸化反応速度を検討した。Mn(IV)と Sb(III)の反応

のみを確認したいため、人工土壌試料には SiO2 + MnO2 + Sb2O3を用いた。また、Sb(III)の価

数変化に着目したため、XANES 領域のみの測定・解析を行った。Fig. 3.11 に 2 時間にわた

る 1 分間隔での連続記録した Sb K 端 XANES スペクトル経時変化を示す。 
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Fig. 3.11 高時間分解能での Sb K 端 XANES スペクトル経時変化 

 

 

Fig. 3.12 Sb K 端 XANES スペクトル吸収端エネルギー等高線図 
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x 軸は X 線エネルギーであり、y 軸は反応時間、そして z 軸には X 線の吸光度を表してい

る。Sb(III)と Sb(V)の吸収端エネルギーが約 3 ev で近いので、K 端 XANES スペクトル結果

では明らかな変化傾向が見られなかった。したがって、吸収端エネルギーの位置だけを取り

出してエネルギ範囲を縮小して等高線図を作成した(Fig. 3.12)。等高線図の赤い部分は X 線

吸収端エネルギーの位置を示している。図に示しているように、吸収端エネルギーの位置が

徐々に右側にシフトしていくことが分かる。これは Sb(III)が酸化されていくことを示唆し

ている。試料に Mn(IV)しか入っていないため、Sb(III)酸化反応は Mn(IV)によるものだと考

えられる。REX2000 の LCF を用いて 2 時間後の試料中の Sb(III)/Sb(V)比を評価した結果、

約 57%の Sb は Sb(V)として存在している。また、反応速度を評価するために 1 分間隔で測

定したデータを全て Sb(III)/Sb(V)比の自然対数を算出して縦軸に、反応時間(分)を横軸にプ

ロットをした(Fig. 3.13)。Sb(III)0 は Sb(III)の初期濃度であり、本実験においては 1,000 ppm

である。図にあるように、酸化反応が開始して最初の 4 分まで(a)は Sb(V)が検出されなかっ

たため、Sb(III)酸化反応は起こっておらず、Sb2O3が SiO2 や MnO2 に吸着されていく過程を

示唆している。その後、反応時間につれて Sb(V)が徐々に増え、60 分まではきれいな直線相

関が見られ(b)、完全なる一次反応だと考えられる。相関係数が 0.9806 であった。60~90 分

間(c)については反応速度が少し落ちており、90 分以降(d)は逆に上昇傾向が見られた。これ

は Sb(V)の増加につれ、反応が一時的に平衡に達したではないかと考えた。REX2000 の LCF

を用いてフィッティングした結果、試料中の Sb(V)比率は 50%前後に浮動していた。 

1 時間後の酸化反応を見ると確かに Sb(V)の増加により酸化反応速度が落ちていくが、60

分までの直線相関については Sb(V)酸化反応を同じく一次反応と評価した。そして 2.3.2.4 で

説明した一次反応の計算式(1)と(2)を用いて酸化反応速度定数を求めた結果、人工土壌にお

ける酸化反応速度定数 k1は 0.0112 min-1 であった。 
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Fig. 3.13 人工土壌における Sb(III)酸化反応の Sb(III)比率変化 

 

 

3.4.4 酸化反応速度定数比較 

ここまで第 2 章の自然土壌(黒ボク土)と第 3 章の人工土壌(SiO2 + MnO2 + Sb2O3)における

Sb(III)酸化反応を観察した。そして酸化反応が一次反応と評価され、反応速度定数を求めた。

自然土壌においては 0.0865 day-1 と比較的遅く、人工土壌においては 0.0112 min-1 (換算する

と 16.128day-1)とかなり速かった。その理由について考察する。まず、人工土壌について、

基質の SiO2 と酸化剤の MnO2 だけの単純化された反応系であり、自然土壌のような様々な

成分が入っていて複雑に絡み合い反応が起こらないため、反応速度が速いではないかと考

えられる。さらに、還元剤の MnO2 について、人工土壌試料に付加した MnO2の量は 1 wt%

であり、本研究で用いられた自然土壌(黒ボク土)に含まれる 1,200 ppm より 8 倍以上高いの

で、Sb(III)の濃度 1,000 ppm に比べ過剰に人工土壌に付加したため、酸化反応速度について

かなりの差が出たと考えられる。 

また、Belzile らの研究報告では、溶液における水酸化マンガン (100 mg/L)により

Sb(III)(50μg/L)の酸化反応速度定数を推定した結果[51]、pHが 6.5の時に反応速度定数が 1.52 

day-1 であり、pH が 7.2 と 9.0 の時には 2.35 day-1 であった。本研究の結果に比べ、彼らが用



 

52 
 

いた反応系が溶液のため、本研究の自然土壌における Sb(III)酸化反応速度より早い結果が

得られた。一方で、本研究で用いた Sb(III)と Mn(IV)の濃度が彼らの実験に比べてかなり高

いため、人工土壌のような単純化した反応系においては本研究の反応速度が速かったと考

えられる。さらに、彼らが用いた分析方法は吸着ストリッピングボルタンメトリー

(Adsorptive stripping voltammetry：ACSV)であり、本研究で用いられた XAFS 法と異なるの

で、これも反応速度が一致しない一つの理由かもしれない。 

 

3.4.5 酸化メカニズムの検討 

これまで自然土壌と人工土壌における Sb(III)酸化反応の観測結果を議論してきた。また、

Sb(III)酸化反応過程において、Mn(IV)の還元挙動もわかってきた。次は土壌における Sb(III)

酸化反応のメカニズムについて検討する。これまでの結果をまとめると、XANES スペクト

ルから土壌における Sb(III)の挙動は酸化され、Mn(IV)が還元されることである。一方で、

EXAFS スペクトルからは Sb-Mn が見つからなかったことと Sb-Sb がなくなることである。

まず、熱力学データベースを用いて、Sb の pH-Eh 図を Fig. 3.14 に示す。pH-Eh 図とは水素

電極基準の電圧、pH をそれぞれ縦軸と横軸にとり、化学組成を与えた水溶液の化学形態と

固相形態の変化を関数として表示したものである[73]。Sb に関しては核燃料サイクル機構

が公開した JNC-TDB とのデータを用いた。上部の破線より上の領域は水の酸化分解領域で

あり、下部の破線より下の領域は水の還元分解領域である。つまり、この二本の破線の間の

領域が水の安定域である。図に示しているように、pH7・弱酸性水溶液における Sb の安定

した形態は主に 2 種類あり、弱酸化的環境までは Sb(OH)3 として存在し[43,74]、極端な酸化

的環境になると Sb(OH)6
-として存在している可能性がある。このことから、本研究の土壌環

境については酸化的環境であっても 200mV 前後なので、Sb2O3 が土壌に入って、水により

溶けた後には Sb(OH)3 として存在することが推定できる。土壌における Sb(III)の酸化反応

は Sb(OH)3 が MnO2 との酸化還元反応ではないかと考えられる。 

 

Sb2O3 + 3H2O → 2Sb(OH)3,   (8) 

MnO2 + Sb(OH)3 + H2O → Mn(OH)2 + H3SbO4. (9) 

 

酸化メカニズムに関しては Belzile らが提唱したものに近いメカニズムを推定する。その酸

化メカニズムを Fig. 3.15 に示す。 
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Fig. 3.14 Sb-O-H システムにおける pH-Eh 図 

 

 

図に示しているように、4 段階の反応が考えられる。(a)：Sb2O3 が H2O と反応し、Sb(OH)3

を生成する。(b)：Sb(OH)3が MnO2の表面に吸着して錯体を形成する。(c)：2 個の電子が Sb

から Mn に奪われる。(d)：酸化された Sb(V)と還元された Mn(II)が錯体から解放される。こ

れまで議論したように、Sb EXAFS スペクトルの解析結果から Sb-Sb が見つからなかったの

は Sb2O3がすべて Sb(OH)3 となり、そしてその後 Sb(V)に酸化された。また Sb-Mn が見つか

らなかった理由としては Sb(III)酸化反応後は H3SbO4の形態として存在し、Mn(OH)2との錯

体が形成されなかったと考えられる。 
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Fig. 3.15 土壌における Sb(III)酸化反応推測メカニズム 

 

  

(9) 

(8) 
(a) 

(b) (c) (d) 
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3.5 結論 

本章では前章で議論した自然土壌環境における Sb(III)酸化反応実験の反応系を単純化し、

人工土壌を作製し、金属成分として Fe(III)、Mn(IV)と Sb(III)だけを加えて Sb(III)酸化反応の

検証や酸化に寄与する元素について考察を行った。 

そのため、まず実験室で人工土壌を調製し、Sb(III)酸化反応を一定期間行い、土壌中の Sb

を抽出して ICP-OES を用いて酸化反応が確実に行ったことを確認した。その結果、実験室

でも人工土壌における Sb(III)酸化反応が確実に観測でき、Mn(IV)が Sb(III)酸化反応に関与

していることが分かった。一方で、α-FeOOH が Sb の吸着に寄与することを確認したが、

Sb(III)酸化反応に関与しないことが分かった。 

その後、XAFS 法により Fe(III)や Mn(IV)が含まれている人工土壌における Sb(III)酸化反

応の検証を行ったところ、Mn(IV)は Sb(III)酸化反応に大きく関与すること、Fe(III)が Sb(III)

酸化反応に関与しないことを再度検証した。2 時間にわたる 1 分間隔での高時間分解能での

XAFS 連続測定では Sb(III)が徐々に酸化されていくことを確認した。さらに、人工土壌にお

ける Sb(III)酸化反応速度定数を自然土壌に比較し、人工土壌の結果(16.128day-1)が自然土壌

の結果(0.0865 day-1)より約 200 倍速いことが分かった。単純化された反応系と人工土壌中の

MnO2含有量が過剰に入れたことが原因だと考えられる。 

最後に、土壌における Sb(III)酸化反応についてのメカニズムを考察した。Sb2O3が土壌に

入って、水により溶けた後には Sb(OH)3 として存在するものと考え、Sb(OH)3 と MnO2 との

酸化還元反応ではないかと推定した。(a)：Sb2O3が H2O と反応し、Sb(OH)3 を生成する。(b)：

Sb(OH)3が MnO2の表面に吸着して錯体を形成する。(c)：2 個の電子が Sb から Mn に奪われ

る。(d)：酸化された Sb(V)と還元された Mn(II)が錯体から解放されるの 4 段階の反応を経

て、Sb(III)酸化反応後は H3SbO4の形態として存在することを推定した。 
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第 4 章 Sb 汚染土壌修復への応用 

4.1 序 

土壌における Sb 汚染がさまざまな場所で報告されている。射撃場土壌における 5,900 

mg/kg 以上の Sb 汚染が発見されており[12]、鉱山や精錬所の精錬工程における Sb の排出に

よって周辺土壌や河川への汚染も確認されている。鉱山の土壌に 527-11,798 mg/kg の Sb が

発見され[11]、精鉱中瀬精錬所、三国精錬所、日鉱金属佐賀関精錬所周辺土壌においても数

百 ppm の Sb が発見された[6,19,20]。また、ゴミ焼却灰中の Sb が濃縮していることを報告

しており(10~60 mg/kg) [21]、焼却灰の埋立によって土壌汚染が発生する可能性も出てきた。

土壌 Sb 汚染について、Sb2O3 が多く廃棄されることにもかかわらず、Sb の化学形態を調べ

た結果、ほとんど Sb(V)として土壌に存在していることが分かってきた。高濃度 Sb や極端

な還元的土壌環境においては Sb(III)も発見されている。 

本研究は土壌における Sb(III)酸化反応に着目し、自然土壌や人工土壌の Sb(III)酸化反応

を議論してきた。さらに、土壌におけるSb(III)酸化反応のメカニズムについて検討し、Mn(IV)

がこの反応に大きく関与することが分かってきた。よって、自然土壌にある程度の Mn(IV)

が MnO2 として存在しているため、土壌中の多くの Sb(III)が主に MnO2 によって Sb(V)に酸

化されると考えられる。しかしながら、各種類の土壌において Mn(IV)の含有量が異なるの

で、Sb(III)の酸化能力も違ってくると考えられる。そこで、Mn(IV)を自然土壌に付加するこ

とによって、Sb(III)を移動性や毒性の低い Sb(V)に酸化させた後に土壌に固定させ、Sb 汚染

土壌修復への応用につながるではないかと考えた。本章では実際の Sb 汚染土壌ではなく、

汚染源が遠く離れたある島の非汚染土壌を用いて、Sb2O3を人工的に添加し、汚染させた土

壌に MnO2 を加え、XAFS を用いて Sb 汚染土壌中の Sb(III)の酸化挙動を観察し、MnO2 を人

工的に加えないときの結果と比較し、汚染土壌修復への応用について考察する。 
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4.2 実験 

4.2.1 供試土壌 

供試土壌試料については、排出源から遠く離れた島における Sb 非汚染土壌に着目するた

め、本研究室の過去研究で採取した土壌試料の中、鹿児島県屋久島町(白谷雲水峡)で、O 層

を取り除いた表層土壌(0-15cm：A 層)を用いた。土壌地図[56]に参照した結果、採取した屋

久島の土壌は褐色森林土に分類されている。理化学的な特徴としては風化が進むことにつ

れ、陽イオン吸着などの特性に優れている。また、屋久島においては降水量が多く、土壌酸

性化が加速しており、土壌における Mn の含有量が微量で、今回の実験で人工的に MnO2 を

加えることによって、MnO2を加える前後の土壌 Sb(III)酸化能力の評価ができると考えられ

る。サンプリング地点は Fig. 4.1 に示す。土壌試料は凍結乾燥、粉砕、篩(2 mm)通しなどの

前処理を経て室温で実験室で保存していた。Sb(III)汚染土壌試料調製を行う前に、土壌に含

まれる Fe と Mn の含有量を測定した。 

 

 

 

Fig. 4.1 供試土壌採取地点 

 

屋久島 

日本 

サンプリング地点 
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4.2.2 土壌試料中 Fe、Mn 含有量の測定 

Sb2O3を加える前に、土壌試料中の Fe、Mn 含有量の測定を行った。金属含有量測定は 2.3.3

に示した機器中性子放射化分析(Instrumental Neutron Activation Analysis：INAA)法を用いて求

めた。土壌試料を約 30mg 精秤し、ポリエチレン袋に二重に封入した後、INAA にて短寿命、

長寿命法を用いて土壌中の Fe、Mn 含有量を分析した。 

INAA 測定は 2017 年 11 月 13 日～11 月 16 日で京都大学原子炉実験所で行われた。中性

子の照射は、実験所の研究用原子炉 KUR を使用した。測定条件について、56Mn(半減期 2.58

時間)は短寿命核種、59Fe(半減期 44.5 日)は長寿命核種とした。KUR 出力 1 MW で短寿命核

種用試料に対して 10 秒中性子照射をし、約 10 分間冷却した後に Live time 600 秒で γ 線ス

ペクトルの測定を行った。中・長寿命核種用試料については 20 分中性子照射を行った後、

中寿命核種用試料は 2 日間冷却期間をおいて Live time 1200 秒で γ 線スペクトルの測定を行

い、長寿命核種用試料は 2~4 週間冷却して Live time 10800 秒で γ 線スペクトルの測定を行

った。照射・測定条件は第 2 章で述べた黒ボク土の測定と同様であり、まとめて Table 2.1 に

示している。 

 

4.2.2 汚染土壌試料調製 

過去に報告されている土壌 Sb 汚染においては数千 ppm の Sb が土壌に含まれており、第

2 章や第 3 章では 1,000 ppm の Sb 濃度を用いたが、ここでは濃度をもう少し増やして 2,000 

ppm を加えることにした。汚染土壌試料の調製手順を Fig. 4.2 に示す。図にあるように、2

種類の汚染土壌試料を調製した。屋久島土壌試料における Sb(III)酸化能力を評価するため、

土壌試料に Sb2O3 を入れ、Sb(III)濃度を 2,000 mg/kg まで調整した後、高速振とう機を用い

て 10 分間混合した。もう一つの土壌試料には MnO2 を加え(1 Mn wt%)、さらに Sb2O3(2,000 

ppm)を加えて混合した。混合した試料からそれぞれ約 1g を精秤し、ポリエチレン製の袋に

いれた後に超純水を加え、含水量を 30%まで調整し、空気を抜いてから封入して、XAFS 測

定に用いた。 
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Fig. 4.2 汚染土壌における Sb(III)酸化能力実験試料調製手順 

 

 

4.2.3  XAFS 測定・解析 

汚染土壌におけるSb(III)酸化反応実験のXAFS測定は高エネルギー加速器研究機構(KEK)

放射光科学研究施設 Phonton Factory で行った。Sb K 端 X 線吸収端近傍構(XANES)スペクト

ルは PF-AR NW10A にて測定した。測定エネルギー範囲や測定条件は Table 4.1 に示す。測

定には Lytle 型検出器を用いて蛍光法であり、常温常圧で行った。Sb 測定の際に、Lytle 型

検出器のフィルターには In(3 mm)を用いた。モノクロメーター結晶面については Si(311)を

用いた。X 線ビーム径は 1 mm × 2 mm であった。また、Sb K 端 XAFS 測定前の前に Sb 標

準試料を用いてエネルギー校正を行った。Sb標準試料は異なる酸化数を持つ化合物(Sb2O3、

K[Sb(OH)6])を用いてそれぞれ標準試料のスペクトルを記録した。 

得られた XANES スペクトルの解析は XAFS 統合ソフトウェア REX2000(version 2.5.5、

Rigaku Corp., Japan)を用いて行った。Sb(III)/Sb(V)比は Sb2O3と K[Sb(OH)6]二種類の Sb 標準

試料のスペクトルを用いて線形結合フィッティング(Linear combination fitting：LCF)を行い

算出した。 
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Table 4.1 汚染土壌 XAFS 測定条件 

Target 

element 

Energy range 

(eV) 

Scan time 

(sec) 
Data points 

Integration time at 

each point 
Filter 

Sb 30400 ~ 31140 600 2220 0.2707 In-3 
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4.3 結果と考察 

4.3.1 土壌試料中 Fe、Mn の含有量 

本実験に用いる屋久島土壌試料中の Fe、Mn 含有量を INAA 法にて測定した。その結果を

Table 4.2 に示す。 

 

 

Table 4.2 INAA による土壌試料に含まれる Fe、Mn 濃度測定結果 

Analysis method 
Total-Fe 

(ppm) 

Total-Mn 

(ppm) 

INAA 法 62400 ± 811 32.7 ± 1.1 

 

 

 

上記の表に示しているように、土壌試料中の Fe と Mn 含有量を測定したところ、Mn が

30 ppm 前後であった。INAA 法は 2 次標準試料を使って測定結果を検証しているので、結

果が正確だと考えられる。この結果から、屋久島土壌試料中の Mn 含有量は黒ボク土に比べ

かなり低いことが分かった。よって、この土壌試料を用いて Mn(IV)を人工的に添加し、添

加前後の Sb(III)酸化能力の差異が黒ボク土より明確ではないかと考えられる。 

 

4.3.2 Sb XANES 経時変化 

4.3.2.1 屋久島土壌における Sb(III)酸化能力 

屋久島 Sb 汚染土壌における Sb K 端 XANES スペクトル測定結果を Fig. 4.3 に示す。反応

時間 RT/day(s)を第 1 章の実験と同じく 5 日に設定し、5 日目の Sb K 端 XANES スペクトル

を図の一番上に載せてある(Yakushima + Sb2O3)。下にある二つのデータは標準試料 Sb2O3と

K[Sb(OH)6]のスペクトルである。横軸は X 線の掃引エネルギーであり、縦軸は X 線の吸光

度である。図にあるように、屋久島土壌に含まれる Mn の含有量が 32.7 ppm と低いので、

Sb(III)がほとんど酸化されず 5 日に経っても Sb(III)のままで土壌に存在していた。REX2000

の LCF を用いて Sb(V)の比率を求めたところ、ほぼ 0%の結果が得られ、Sb はすべて Sb(III)
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のままで土壌に存在していることが分かった。 

この結果から排出源から遠く離れた島における Mn 含有量の少ない土壌においては

Sb(III)酸化能力が低く、Sb2O3 のままで土壌に存在するではないかと考えられる。これは

Ainsworth らが報告した結果に一致し、おそらく彼らが用いた精錬所周辺の草原土壌中の

Mn(IV)の含有量が少ないため、Sb2O3が排出され後もそのまま表層土壌中にそのまま存在し

ているではないかと推測できる[49]。 

 

 

Fig. 4.3 汚染土壌試料中の Sb K 端スペクトル(反応時間：5 日) 

 

 

4.3.2.2 Mn(IV)付加後の Sb(III)酸化能力 

屋久島土壌における Sb(III)酸化能力が低いことが検証できたところで、次は MnO2をその

土壌に添加し、Sb(III)酸化能力の変化を考察する。Sb(III)酸化反応が速いことを推定し、Sb 

K 端 XAFS 連続測定を行った。30 分間隔で測定した Sb K 端 XANES スペクトル経時変化を

Fig. 4.4 に示す。横軸は X 線の掃引エネルギーであり、縦軸は X 線の吸光度をとっている。

試料調製が終わってから最初の測定までは 5 分がかかったので、最初のスペクトルを図の

一番下に載せ、30 分ずつ測定を繰り返して 7 時間程度のスペクトルを得た。点線は左側と
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右側それぞれ Sb(III)と Sb(V)の吸収端エネルギーの位置を示している。図に示しているよう

に、各スペクトルの吸収端エネルギーの位置を確認すると、人工土壌における Sb(III)酸化反

応実験結果と同様に、反応時間につれて徐々に右側にシフトしていくことが分かる。これは

Sb(III)が Mn(IV)により徐々に酸化されていくことを示唆している。また、第 2 章と同様に、

反応速度を評価するためにすべてのデータを Sb(III)/Sb(V)比の自然対数を算出して縦軸に、

反応時間(分)を横軸にプロットをした(Fig. 4.5)。本実験において、初期濃度(Sb(III)0)は 2,000 

ppm である。 

 

 

Fig. 4.4 汚染土壌試料中の Sb K 端 XANES スペクトル経時変化 
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Fig. 4.5 汚染土壌試料中の Sb(III)比率変化 

 

 

Fig. 4.5 に示したように、Sb(III)の割合が徐々に減少していくことが分かる。425 分まです

べての測定結果において直線相関は見えないが、反応開始から 150 分までは反応速度がほ

ぼ一定であり、155 分の測定結果では約 41.2%の Sb は Sb(V)として存在している。第 3 章で

説明した人工土壌における Sb(III)酸化反応の速度より少し遅くなった理由としては自然土

壌を用いた結果であり、また土壌に Sb(III)の付加濃度が 2 倍になっている (1,000 ppm → 

2,000 ppm) ことも酸化反応速度に影響していると考えられる。MnO2を付加せずに行った汚

染土壌における Sb(III)酸化反応結果に比べ、Mn(IV)の付加により短時間内(7 時間)50%以上

の Sb(III)が酸化され、移動性や毒性の低い Sb(V)になり、Sb を土壌に固定することができ

た。 

 

4.3.3 汚染土壌修復の可能性 

以上の結果から、自然土壌における Sb 汚染があった際、土壌に含まれる Mn(IV)の含有量

によって一部の Sb(III)が酸化反応を起こり、Sb(V)に酸化され、土壌に固定されていく過程

が推定できる。土壌中の Mn(IV)含有量が低い場合、Sb(III)のままで土壌に存在し、雨によっ

て地下水に浸出され、水環境への二次汚染や人類にも影響を及ぼす可能性がある。そこで、

土壌に Mn(IV)を人工的に添加し、土壌の Sb(III)酸化能力をアップさせることが期待できる。
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Sb(III)をすべて移動性や毒性の低い Sb(V)に転換させ、Sb 汚染土壌修復への応用に期待でき

るのではないかと考えられる。しかしながら、土壌中に毒性の低い Cr(III)などが含まれる場

合では、MnO2によって Cr(III)が高毒性の Cr(VI)に酸化されてしまうことも報告されており

[75,76]、Mn(IV)を用いて Sb(III)汚染土壌修復の時に注意しなければならない。 
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4.4 結論 

本章ではこれまで自然土壌や人工土壌における Sb(III)酸化反応の観察や酸化メカニズム

を議論した上に、Sb 汚染土壌修復への応用の可能性について評価した。供試土壌試料とし

ては排出源から遠く離れた島における Sb 非汚染土壌に着目し、本研究室の過去の研究で採

取した鹿児島県屋久島町(白谷雲水峡)で取れた表層褐色森林土を用いた。土壌における Mn

の含有量が INAA 法にて分析され、さらに MnO2を加えることによって、MnO2を加える前

後の土壌 Sb(III)酸化能力の評価をした。 

INAA 法を用いて屋久島土壌における Mn の含有量を分析した結果、Mn の含有量は 32.7 

ppm であった。その土壌試料に高い濃度の Sb2O3(2,000ppm)を加え、XAFS にて Sb(III)酸化

反応を観察した結果、ほとんどの Sb(III)が酸化されず、Sb(III)のままで土壌に残っていた。

この結果から Mn(IV)含有量の少ない土壌においては Sb(III)酸化能力が低く、Sb は廃棄した

形態のままで土壌に存在するのではないかと考えられる。 

一方で、屋久島土壌に MnO2を 1 Mn wt%加えてから同じ Sb(III)酸化実験を行い、XAFS 連

続測定で Sb(III)酸化能力を評価した結果、2 時間半経った頃には約 41.2%の Sb(III)が酸化さ

れ、Sb(V)として存在していることが分かった。第 3 章で議論した人工土壌における Sb(III)

酸化反応の速度より少し遅くなったが、MnO2を付加せずに行った汚染土壌における Sb(III)

酸化反応結果に比べればかなり高い酸化能力を持ち、Mn(IV)の付加により短時間(7 時間)内

に 50%以上の Sb(III)が酸化され、移動性や毒性の低い Sb(V)になり、Sb を土壌に固定する

ことができた。 

このことから、Sb 汚染土壌に Mn(IV)を人工的に添加し、土壌の Sb(III)酸化能力をアップ

させ、Sb(III)を移動性や毒性の低い Sb(V)に転換させ、Sb 汚染土壌修復への応用に期待でき

る可能性が示された。なお、一つ注意しなければならないこととして、汚染土壌中に Cr(III)

などほかの汚染元素が含まれる場合、MnO2によって Cr(III)が高毒性の Cr(VI)に酸化されて

しまうこともありうるので、土壌中に含まれる組成や成分を把握してから具体的な土壌修

復プランや作業を開始した方が安全だと考えられる。 
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第 5 章 結言 

本章では本研究の総括を行う。 

本研究では、土壌における Sb(III)酸化反応に着目した。これまで研究されなかった土壌中

の Sb(III)酸化反応について、反応プロセスを観測し、酸化に寄与する酸化剤を明らかにする

ことを目的とし、さらに Sb(III)酸化反応のメカニズムについて考察した。本研究の最後に

は、実際の自然土壌を用い、Sb(III)を人工的に汚染させ、酸化に寄与する酸化剤を使用して

汚染土壌修復への応用に検証を試みた。 

グローバルにおいて Sb の排出量が多く[77]、土壌 Sb 汚染環境問題が年々増えていく一方

で、環境における Sb の化学挙動についての研究が少なく、特に土壌の Sb(III)酸化反応につ

いてメカニズムが明らかになっていなかった。酸化メカニズムの解明についてはより Sb の

環境挙動の知見を得ることと将来的に土壌汚染修復にも非常に重要な観点になってくると

考えられる。そこで、自然土壌(黒ボク土)を用いて Sb(III)を汚染させ、X 線吸収微細構造

(XAFS)法にて Sb K 端 XANES スペクトルと EXAFS スペクトルを記録し、Sb(III)酸化挙動

を観察した。酸化速度を算出し、先行研究との比較を行った。さらに Sb(III)酸化反応に寄与

する元素を特定すべく、複雑な自然土壌環境から実験室に戻り、反応系を単純化し、人工土

壌を作製し、高時間分解能での XAFS 連続測定で人工土壌における Sb(III)酸化反応の観測

を試みた。人工土壌における Sb(III)酸化反応速度を算出し、自然土壌における Sb(III)酸化反

応速度との比較を行った後に、Sb(III)酸化反応のメカニズムについて検討した。その後、Sb

汚染土壌修復への応用に着目し、排出源から遠く離れた非汚染土壌試料を用いて、Sb(III)を

人工的に汚染させ、酸化剤を加える前後の土壌 Sb(III)酸化能力の評価をした。 

Sb(III)酸化反応の観測は逐次抽出実験ではなく、固体試料をそのまま非破壊で測定できる

XAFS 法を用いた。自然土壌においては酸化速度が遅いため、土壌試料を定期的に XAFS 測

定し、Sb K 端 XAFS スペクトルの経時変化の観察結果から酸化反応を評価した。一方で、

人工土壌における Sb(III)酸化反応の反応速度が自然土壌よりかなり速く、連続した時間軸

かつ高時間分解能で観測できる手法が求められる。そこでQuick-XAFS(QXAFS)法を適用し、

2 時間にわたって 1 分間隔での Sb K 端 XANES スペクトルの連続測定を行った。 

第 2 章では日本で広く分布している黒ボク土を用いて、土壌試料に一定濃度の Sb(III)を

付加し、XAFS 法にて土壌中の Sb、Fe、Mn K 端 XANES、EXAFS スペクトルを測定し、

Sb(III)酸化反応を観測し、酸化反応速度定数を求めた。また、その酸化過程で Fe と Mn が

どのような挙動を取っていたかのを Fe と Mn の XANES スペクトルから解析し、Sb(III)酸

化反応に関与する元素の特定をした。その結果、Sb K 端 XANES スペクトルの解析結果で

は、Sb の価数変化が見られ、反応時間につれて Sb(V)濃度が徐々に増加した。Sb(III)酸化反



 

68 
 

応が 2 週間経過した土壌試料中の Sb のうち約 71.2%の Sb(III)が Sb(V)に酸化された。また、

土壌試料中の Sb 濃度が 1,000 ppm と高いため、一部の Sb が Sb(III)のままで存在していた。

さらに、反応時間 RT/day(s) = 1、3、5 の XANES スペクトルを LCF を用いて解析を行い、

土壌試料における Sb(V)の比率を計算した結果、それぞれ 7.6%、19.4%、30.6%であった。

REX2000 により LCF を用いて解析した Sb(III)の比率の自然対数と反応時間をプロットした

結果、きれいな直線関係がみられたため、土壌における Sb(III)酸化反応が一次反応だと考え

られ、推定反応速度定数は 0.0865 day-1 であった。この酸化速度は先行研究の実験結果に比

べると、比較的遅い結果であった。Sb EXAFS スペクトル解析結果について、Sb(III)酸化反

応 2 週間後の測定結果では第一近接 Sb-O のピークが明らかに大きくなり、配位数も 3 前後

から 6 前後まで大きくなり、これは先行研究に一致した。一方で、本研究において原子間距

離 3.6 Å にある第二近接 Sb-Sb がなくなり、その理由としては Sb2O3がすべてほかの化学形

態に変化され、黒ボク土試料に吸着されたと思われた。また、Sb-Fe が見つかっておらず、

自然土壌における Fe(III)による Sb の吸着が見られなかった。その理由としては自然土壌環

境において、水酸化鉄が多く含まれていても、様々な成分が入っていて複雑に絡み合い、

Sb(IIII)酸化反応速度がかなり遅いため、土壌中の酸化鉄や水酸化鉄などの Fe(III)による Sb

の吸着はそれ以上時間がかかると考えられた。そして自然土壌(黒ボク土試料)における

Sb(III)酸化反応前後の Fe と Mn の K 端 XANES スペクトルを測定した結果、Fe XANES ス

ペクトルは変化しなかった一方、Mn の K 端 XANES スペクトルは著しく変化した。土壌に

含まれる Fe(III)含有量が多いため、Fe(III)と Sb(III)の関係については更なる検証が必要であ

るが、Mn(IV)については Sb(III)の酸化反応に関与していることが示唆された。 

第 3 章では、まず、Sb(III)酸化反応に寄与する元素を特定すべく、実験室において、複雑

な自然土壌環境における反応系を単純化した。人工土壌を作製し、Sb(III)を付加し、酸化反

応を開始させ、一定期間後に Sb の抽出実験を行い、HG-ICP-OES 法を用いて抽出液中の Sb

価数別に分析することによって、Sb(III)酸化反応の検証実験を行った。その結果、実験室で

も Sb(III)酸化反応が確実に観測でき、Mn(IV)が Sb(III)酸化反応に関与していることが明ら

かになった。一方で、α-FeOOH が Sb の吸着に寄与することを確認したが、Sb(III)酸化反応

には関与しないことが分かった。その後、高時間分解能での XAFS 連続測定で人工土壌に

おける Sb(III)酸化反応の観測に試みた結果、Sb(III)が徐々に酸化されていくことを確認した。

さらに、人工土壌における Sb(III)酸化反応速度定数を第 2 章で算出した自然土壌における

酸化反応速度に比較し、人工土壌の結果(16.128day-1)が自然土壌の結果(0.0865 day-1)より約

200 倍速いことが分かった。単純化された反応系と人工土壌中の MnO2含有量が過剰に入れ

たことが原因だと考えられた。したがって、自然土壌中に含まれている Mn の含有量は少な

いときに、人工的に Mn(IV)を添加することで、土壌における Sb(III)酸化反応の反応速度が
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速くなることが示唆された。最後に、土壌における Sb(III)酸化反応についてのメカニズムを

考察したところ、Sb2O3が土壌に入って、水により溶けた後には Sb(OH)3として存在するも

のと考え、Sb(OH)3 と MnO2 との酸化還元反応ではないかと考えられる。(a)：Sb2O3 が H2O

と反応し、Sb(OH)3 を生成する。(b)：Sb(OH)3 が MnO2 の表面に吸着して錯体を形成する。

(c)：2 個の電子が Sb から Mn に奪われる。(d)：酸化された Sb(V)と還元された Mn(II)が錯

体から解放されるの 4 段階の反応を経て、Sb(III)酸化反応後は H3SbO4 の形態として存在す

ることを推定した。 

第 4 章ではこれまでわかってきたことを実践し、Sb 汚染土壌修復への応用に着目した。

排出源から遠く離れた島におけるSb非汚染土壌用いてMn(IV)を加える前後の土壌中Sb(III)

酸化能力の評価をした。その結果、Mn(IV)を付加せずに Sb(III)汚染された屋久島土壌試料

を用いて Sb(III)酸化反応を観察したところ、ほとんどの Sb(III)が酸化されず、Sb(III)のまま

で土壌に残っていた。この結果から Mn(IV)含有量の少ない土壌においては Sb(III)酸化能力

が低く、Sb は廃棄した形態のままで土壌に存在するものと推定した。一方で、屋久島土壌

に MnO2 を 1 Mn wt%加えてから同じ Sb(III)酸化実験を行い、XAFS 連続測定で Sb(III)酸化

能力を評価したところ、2 時間半経った頃には約 41.2%の Sb(III)が酸化され、Sb(V)として

存在していることが分かった。MnO2 を付加せずに行った Sb(III)汚染土壌における Sb(III)酸

化反応結果に比べればかなり高い酸化能力を持ち、Mn(IV)の付加により短時間(7 時間)内に

50%以上の Sb(III)が酸化され、移動性や毒性の低い Sb(V)になり、Sb を土壌に固定すること

ができた。このことから、Sb 汚染土壌に Mn(IV)を人工的に添加し、土壌の Sb(III)酸化能力

をアップさせ、Sb(III)を移動性や毒性の低い Sb(V)に転換させ、Sb 汚染土壌修復への応用に

期待できるのではないかと考えた。また、汚染土壌中に含まれる組成や成分を把握してから

具体的な土壌修復プランや作業を開始した方が安全だと考えられる。 

本研究では、土壌における Sb(III)酸化反応に着目し、非破壊で測定できる XAFS 法を用

いて Sb(III)酸化反応の観察に成功し、そして土壌における Sb(III)酸化反応のメカニズムを

解明した。土壌中に含まれる Fe(III)が Sb(III)の酸化に関与せず、吸着のみに関与することに

対し、土壌中に含まれる Mn(IV)が Sb(III)の酸化反応に大きく関与することを発見した。そ

してこのことを利用し、精錬所や鉱山などの高濃度 Sb 汚染土壌にて Sb(III)が検出した時に、

一定量の MnO2 をその土壌に加え、その土壌の Sb(III)酸化能力をアップさせ、残っている

Sb(III)を移動性や毒性の低い Sb(V)に転換させ、Sb 汚染土壌修復への応用にも期待できるこ

とから、本研究で得られた情報や知見は、土壌 Sb 汚染環境問題解決に貢献しうるものと考

える。 
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