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1-1 研究背景 

我が国では埋め立てや干拓により高度経済成長以降に自然の沿岸域が大きく減少し，干潟面積は約

35%，藻場面積は約 50%消失した(長尾, 1987; 向井, 2001; 堤ら, 2010; 環境省, 2013)。これに伴い多数の

河口域において干潟の固有の動物相や植物相が失われ，日本に残された最大の干潟を有する有明海でも

近年の干拓計画により諫早湾の巨大な干潟(29 km2)は消失した(Sato, 2010)。また，干潟や藻場の喪失は

日本だけではなく，中央太平洋，東シナ海等世界の沿岸で広範囲にわたり確認されている(Hamasaki ら, 

2006)。 

これに対し干潟や藻場は水質の浄化，生物多様性の維持，親水域や環境学習の場としての機能を有し

ているため，近年は沿岸域の価値の見直しが行われてきた。その結果，干潟や藻場の再生事業が全国的

に展開され，干潟と藻場の造成面積の合計は年々増加している(水産庁, 2015)。加えて，干潟や藻場の再

生事業だけではなく生態系サービスの評価や干潟の消失による影響を調査する研究も行われている

(Beaumont ら, 2007)。 

水質浄化能の評価に関して，瀬戸内海の干潟において現在は懸濁物捕食者による有機物の無機物化が

盛んであるが，懸濁物食者が不在となった場合は水質浄化能力が低下することで有機態窒素の流出が 5%

増加し，懸濁物捕食者による水質浄化が機能していたときと比較して植物プランクトン濃度が約 2.3 倍程

度となり赤潮の発生を引き起こすとの報告もある (Yara ら, 2007)。 

沿岸域からの生態系サービスを安定した状態で維持するには，生物多様性を高くすることが必要であ

ることが報告されている(Worm ら, 2006)。よって，沿岸域において特に生物多様性が高い干潟や藻場を

再生することは，生態系サービスを維持する上で重要であると考えられる。 

過去に干潟や藻場が存在していた場所では，これらの成立を支える条件が整っている可能性が高く創

出しやすい場所と見られる。しかしながら，一度開発した場所を戻そうとすると防災や土地利用といっ

た点から地域住民の理解を得ることは困難であり，現在行われている干潟や藻場の再生事業は新たな場

所に造成することが主立っている。新規に干潟を造成する場合には，基本的に河川からの土砂供給が無

く，自然な成長が望めないため，最深部をより深みまで延ばし，潮間帯から始まる勾配の緩やかな海底

を造る必要性がある(寺脇ら，2005)。加えて，干潟において底生生物の種数が多く出現するとされるシル

ト・粘土の含有率が 5~20%であると報告されているため，生物多様性が高い人工干潟を造成するには大

量の砂質土が必要である(篠崎ら, 2006)。また，新規に藻場を造成する際には，藻類に十分な光量が得ら

れるように土壌の嵩上げを行う必要がある。これらの理由により，干潟や藻場を造成する際には大量の

土砂が必要である。 

これまで沿岸域の再生には海砂が使用されてきたが，採取地の環境を破壊するという理由から全国的

に海砂の採取禁止区域が増え，再生に必要な量を確保することが困難となった(櫨田ら, 1991; 櫨田ら, 

1994; Fielder ら, 1995; 大木, 2001)。海砂の代替として山砂等山間部の開発に伴って排出される天然砂

を使用することも考えられる。海砂や山砂，川砂を含む天然砂は専ら細骨材として利用されている。各

天然砂の細骨材としての供給量の推移 (独立行政法人産業技術総合研究所，2008)において，海砂採取禁

止に加え，川砂利も災害対策以外では採取が許可されなくなったこと，さらには陸砂利や山砂利の供給

量の漸減により，天然砂の確保が困難となってきていることが示されている。また，ここ 10 年で骨材の

全国的な価格指数が上昇しており，骨材として利用される天然砂の価格も上昇していることから，大量

の土砂を必要とする浅場の造成に天然砂を用いることは困難な状況となっている(一般財団法人経済調査
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会，2015)。よって，近年は大量かつ安定的な供給が可能である無機系産業副産物が新たな海砂代替材と

して着目されている。 
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1-2 干潟と藻場の機能及び人工干潟の土壌環境の検討 

1-2-1 干潟と藻場の機能 

干潟は，波浪の影響を受けにくい穏やかな入り江や湾内で，砂泥を供給する河川が流入する場所に多

く発達する。干潟の多くは，河口付近に広がっており，陸上から河川を通じて栄養塩や有機物が供給さ

れる。栄養塩は付着藻類や植物プランクトンの餌となり，有機物はバクテリアの餌になる。さらに豊富

な栄養で増殖した付着藻類や植物プランクトン，バクテリアは，動物プランクトン，ゴカイ類，二枚貝

等多くの底生性小動物の良い餌となり，そして小動物は，魚や鳥の餌となる。このように，干潟は餌を

生み出し，生物の餌場として重要な役割を果たしている。  

また海には，生活廃水等の汚れ(大量の栄養塩や有機物)を含む河川水が毎日大量に流れ込んでいる。そ

のうちの栄養塩は，砂泥表面に付着する付着藻類や植物プランクトンによって消費され，残りの有機物

は，潮汐よって砂泥中に堆積し，砂泥中のバクテリアによって分解される。干潟での潮汐による干出と

水没の繰り返しは，海水中に大量の酸素を供給し，バクテリアを活性化させ，有機物の分解を促進し，

干潟の砂泥は、海に流れ込む大量の汚れを浄化している(Seguchi ら, 2004)。加えて二枚貝が粒子有機物

の分解を促進し，生分解性が高いより低分子の化合物に変化させることで硝酸塩除去プロセスを加速す

ること，大型底生生物の巣穴が底質中への酸素の供給に重要な役割を果たしていること，ドロエビの巣

穴が有機物のトラップとして機能し干潟からの炭素と窒素の流出を防止していることも報告されている

(Kinoshita ら, 2003; Hasanudin ら, 2004; Sato, 2010)。ウミニナ等の腹足類には濾過食を行う際に有機

物質を底質表面に堆積させる一方で，堆積物食も行うことで堆積物を回収する働きをするものも存在す

る(Kamimura ら, 2006)。加えて，有機物は潮流により底生の微細藻類に運ばれ吸収された後に摂食され

ることで生物へとその姿を変えて行き，例えば貝に姿を変えた有機物は，人間に採集されることで海か

ら取り除かれ，鳥に姿を変えた有機物は，干潟の外へ飛び立って行くことで海から取り除かれる(Itou ら, 

1995)。この例として富士前干潟の河口における渡り鳥の主要なエサが多毛類であることが報告されてい

る(Iwamatsu ら, 2007)。 

藻場は内湾や入り江において波が静かで平坦な砂泥底や岩礁域に形成される。藻場は，その構成種か

ら見て「アマモ場」（アマモの仲間から構成される），「ガラモ場」（ホンダワラの仲間から構成される），

「アラメ場」（アラメから構成される），「カジメ場」（カジメから構成される），「コンブ場」，「ワカメ場」

等に分類される。アマモ場は，主として内湾や入り江の平坦な砂泥底に，ガラモ場やアラメ場，カジメ

場は岩礁域に形成される。また，ガラモ場，アラメ場，カジメ場は，水深によって分布が分かれている

ことがある。これは，波や光量に関係しており，ガラモ場，アラメ場は比較的浅い場所に，カジメ場は 比

較的深い場所に分布している。海藻が作る茂みは，波や潮流による水の流動を緩和すると共に幼稚魚に，

外敵から身を守る隠れ場所を与える。そして，海藻上や根の間等には幼稚魚の餌となる小型生物が豊富

に生息している。さらにアイナメやイカ，ニシン等のように藻場を産卵場所とする生物もいる(Polte ら, 

2006)。有明海の干潟の潮間帯において藻場はカイアシ類を主として捕食するスズキの稚魚の重要な成育

場として機能していると考えられている(Hibino ら, 2006)。また，ガラモ場の構成種であるホンダワラ類

は，海底から離れると海面を漂う「流れ藻」となり，トビウオやサンマの産卵床やモジャコ（ブリの幼

魚）等の生育場等として重要な働きをする(Uehara ら, 2006)。 
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1-2-2 人工干潟の土壌環境の検討 

干潟や藻場の生態系サービスを十分発揮させるには生物多様性を高くすることが必要である(Worm ら, 

2006)。天然干潟あるいは人工干潟において生物の種数が多く出現するとされる土壌の条件は，砂質土が

主体であること(シルト・粘土の含有率が 5~20%)，COD が 1~5 mg/g であること，強熱減量が 1~4%で

あること，地下水位の低下幅が 10 cm 以下であることが報告されている(篠崎ら，2006)。このうち，COD

と強熱減量に関して，シルト分を適度に含む土壌(5~20%)を造成材として用いることで，造成後の増加が

見込まれる。また，地下水位に関して，保水性のあるシルト分を含む土壌を利用すること，勾配の緩や

かな干潟を造成することで低下が抑制されると考えられる。よって，無機性産業副産物の利用において

は，シルト分を含有する添加材を加えて，シルト・粘土の含有率を調整する必要があると考えられる。 
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1-3 無機系産業副産物の性状及び海砂代替材としての利用における課題 

1-3-1 脱炭，脱リンスラグおよびスラグ固化物 

スラグとは製鉄工程や精銅工程で発生する不純物を分離したものである。このうち鉄鋼スラグは製鉄

工程から排出される産業副産物であり，日本における年間の生産量は約 3000 万 t である(鐵鋼スラグ協

会, 2015)。鉄鋼スラグは高炉スラグと製鋼スラグの 2 種類に大別される。本研究ではその中でも転炉で

発生する製鋼スラグに着目した。転炉系製鋼スラグは高炉で生成された銑鉄を転炉で鋼に精錬する際に

分離した不純物であり，不純物の分離工程により脱炭スラグ，脱リンスラグ，脱マンガンスラグなどと

分類される。転炉系製鋼スラグは年間で約 1000 万 t 程度と大量に排出されているが，高炉スラグなど道

路基盤材として再利用の進んでいるスラグと比べると再利用率が低く，2013 年には約 14 万 t の製鋼ス

ラグが有効利用されずに処分されている。転炉系製鋼スラグの再利用率が低い原因として，細骨材とし

て用いた場合，アルカリ溶出による膨張や劣化が起こることが挙げられる。 

各々の不純物分離工程により排出されるスラグの成分は異なり，海域利用する際もその差が見られる

と考えられる。本研究では脱炭スラグと脱リンスラグに着目している。スラグ固化物は転炉系製鋼スラ

グと高炉スラグを混ぜて水和固化させたものである。脱炭スラグ，脱リンスラグ及びスラグ固化物の外

観を図 1-1~1-3 に示す。 

 

                      

図 1-1 脱炭スラグの外観    図 1-2 脱リンスラグの外観      図 1-3 人工石の外観 

 

1-3-2 石炭灰造粒物，クリンカアッシュ 

石炭灰は火力発電所などから排出される産業副産物であり，日本における年間の生産量は約 1000 万 t

である。石炭灰はボイラーの燃焼により生成される灰が塊状となり，ボイラーの底部に落下するクリン

カアッシュ（ボトムアッシュ）と，ボイラーの燃焼により生成される細粒灰で，燃焼ガス中で浮遊する

フライアッシュに大別される。生産量はクリンカアッシュ:フライアッシュ=1:9 であり，石炭灰の大部分

をフライアッシュが占めている。フライアッシュはセメント材料等，クリンカアッシュは盛土材や路盤

材等に利用されてきた(金津, 2001; 若槻ら, 2008)。しかしながら，近年は石炭灰の発生量が増加傾向に

あり，新たな有効利用法が求められている。石炭灰造粒物はフライアッシュを造粒したものであり，覆

砂材等の環境改善材および地盤改良材として電力会社が創作したものである。石炭灰造粒物，クリンカ

アッシュの外観を図 1-4, 1-5 に示す。 



10 

 

         

図 1-4 石炭灰造粒物の外観   図 1-5 クリンカアッシュの外観 

 

1-3-3 一般廃棄物溶融スラグ 

一般廃棄物溶融スラグとは家庭ごみ等の一般廃棄物を焼却した際に発生する一般廃棄物焼却灰を溶融

させガラス化させたもので，一般廃棄物焼却灰の再利用のため造られたものであり，日本における年間

の生産量は約 80 万 t と少ない。一般廃棄物溶融スラグの再利用率は 60%程度と低く，残りは有効利用さ

れることなく埋立処分されている(中村ら, 2012)。一般廃棄物溶融スラグの外観を図 1-6 に示す。 

 

 

図 1-6 一般廃棄物溶融スラグの外観 

 

1-3-4 無機系産業副産物の海砂代替材としての利用における課題 

本研究で対象とした 6 種の無機系産業副産物は一般的に Ca を含有しており，Ca の一部は CaO とし

て存在していると考えられる。CaO は海水中で水和して，Ca2+と OH-を放出するため，海砂代替材とし

て利用する際に周辺環境の pH を上昇させる可能性がある(日本鉄鋼連盟，2008)。加えて pHの上昇は海

砂代替材と海水あるいは底質との様々な化学反応を誘発する。その具体例として Mg(OH)2の析出やポゾ

ラン反応が起こる場合があることが報告されているが，これらの化学反応により地盤強度が上昇する可

能性がある(Miki ら，2004; Futatsuka ら，2004)。一方で，底生生物には生息可能 pH や潜砂限界強度

が存在することから，pHや地盤強度の上昇は生物の移入や定着に悪影響を与えると考えられた(佐々ら，

2009)。佐々らの報告によると干潟に生息するベントスの潜砂限界強度は，ゴカイ(環形動物: 0.35~1.35 

kN/m2)，チロリ(環形動物: 0.25~0.57 kN/m2)，スナモグリ(節足動物: 0.30~0.35 kN/m2)，テッポウエビ(節

足動物: 0.30~0.45 kN/m2)，アサリ(軟体動物: 0.05~0.15 kN/m2)，シオフキ(軟体動物: 0.13 kN/m2)と動

物門により異なること，同じ動物門でも大きさによって異なることが示されていた。よって，各種の生

物ではなく，多種多様なの生物が生息している天然干潟のせん断強度の調査を行った。広島県の天然干

潟(広西大川，三津口湾，松永湾)の各 9 地点においてせん断強度及びマクロベントスの調査を行った結果，
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せん断強度は 0.4～3.3 kN/m2(平均値 1.1±0.6 kN/m2)であり，少なくともゴカイ，チロリを含む環形動物

が 18 種，テッポウエビを含む節足動物が 21 種，アサリを含む軟体動物が 33 種，星口動物が 1 種，棘皮

動物が 1 種確認された(未発表データ)。天然干潟の調査において，佐々らが報告した種も含め，潜砂限界

強度よりも高いせん断強度において多種・多様な生物が確認されたことから，佐々らの研究において示

された潜砂限界強度が必ずしも，実際の生物の生息環境を反映しているわけではないことが明らかとな

った。よって，無機系産業副産物を用いて人工干潟を造成する際のせん断強度の目標値を多種・多様な

生物が確認された広島県の天然干潟の範囲内である 3.3 kN/m2以下とした。 

さらに，無機系産業副産物を海域に敷設した場合の物理的安定性は不明であり，天然砂では起こりえ

ないような早さで細粒化が起こり，海砂代替材として現場に敷設した後，砂質土から泥質土へと変化す

る可能性も考えられたため，海水中における物理的安定性を検証する必要がある。加えて，無機系産業

副産物にはシルト分が不足しており，水分や栄養塩の保持が困難であることも解決すべき問題となって

いる。 

 以上より，無機系産業副産物を浅場造成材として用いるには，海水に浸漬した場合のアルカリ溶出能，

地盤強度，物理的安定性の把握とシルト分の添加を行う必要があると考えられる。 
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1-4 浚渫土のシルト分としての利用可能性 

浚渫土とは港湾維持活動によって発生する堆積土であり，日本では概ね毎年 2000~3000 万 m3発生し

ている(田邊, 2005)。浚渫土は粒径組成により砂質土，粘性土及びこれらの中間的なものに大別される。

砂質土は海砂として各用途に使用されているが，粘性土及び中間的なものは含水比が高く，軟弱である

ため港湾埋立に用いられる他は土砂処分場で処分されることが多い(国土交通省, 2004; 中瀬ら, 2007)。

以降では浚渫土のうち主に図 1-7 に示すような粘性土に関して記載した。 

1-3 で述べたように無機系産業副産物には水分や栄養塩の保持に欠かせないシルト分が不足している

ことから，粘性の浚渫土は無機系産業副産物に添加するシルト分として期待される。加えて，一般的に

粘性浚渫土には有機物や栄養塩が多く含まれるため，無機系産業副産物に添加することでこれらの補給

も行うことができる。実際，近年では人工干潟の造成材料として浚渫土を利用した研究が行われており，

人工干潟を造成する際の添加材として浚渫土を利用することが可能であることが示されており，以下に

具体的な研究例を記載した。浚渫土と山砂を混合した土壌を用いて干潟シミュレータ内に人工干潟を造

成した研究では，最終的な(159 日後)マクロベントスの個体数と種数は天然干潟土壌を用いた系列と同等

以上となることが報告されている(中野ら, 2008)。現地盤土(砂質土)に浚渫土を混合して人工干潟を造成

したフィールド実験では，人工干潟造成 6 ヶ月後には天然干潟と同レベルの多様性を有した干潟底生生

物の成育環境が形成されること，放流したアサリが天然干潟と同様に成長をすることが確認されている

(上野ら, 2001)。浚渫土と山砂を混合して人工干潟を造成したフィールド実験では，人工干潟は天然干潟

と比較して，マクロベントスの個体数が多くなったことが報告されている(Nakai ら, 2009)。 

 

 

図 1-7 粘性浚渫土の外観 
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1-5 無機系産業副産物の海域利用の既往研究 

製鋼スラグによる沿岸域の再生に関する既往の研究では，大型の製鋼スラグブロックを用いた藻場・

魚礁マウンドの造成が行われ，造成された基盤への藻類の付着及び二枚貝やナマコ等のマクロ・メガロ

ベントスの着生が報告されている(宮田ら, 2011)。また，中央粒径 0.6 mmの製鋼スラグと底質土とを混

合したものを水槽に設置して海水を導入した例では，47 日まで製鋼スラグを用いた系列にてメイオベン

トスの育成が阻害されたが，その後は海砂よりも多くの個体数の出現が認められている(鶴谷ら, 2005)。

石炭灰造粒物を富栄養化した海域の底質に敷設した実験では，石炭灰造粒物がリン酸塩や硫化水素の溶

出抑制に効果的であることが確認されている(Kim ら, 2012)。また，石炭灰造粒物を用いてアサリ育成場

を造成した研究では， 石炭灰造粒物で覆砂を行うことでアサリの生息が可能な環境を創出できる可能性

が示されている(藤原ら, 2013)。 

これらの研究より，無機系産業副産物を海域で利用することができる可能性が示されたが，無機系産

業副産物を主体として新規に浅場を造成する研究は乏しい。また，今回対象とした脱炭スラグ，脱リン

スラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物，クリンカアッシュ，一般廃棄物溶融スラグを海域に投入した際

のアルカリ溶出能や物理的安定性は明らかとなっていない。実際に浅場の再生材として使用する際にこ

れらの情報が不足していることから，安心して活用できず，浅場の再生に必要な海砂が不足しているに

も関わらず，その代替材候補である無機系産業副産物は少なくない量が有効利用されずに処分されてい

る。 
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1-6 研究の目的 

無機系産業副産物の浅場再生材としての適性を評価することを目的とし，まず，海水中における無機

系産業副産物のアルカリ溶出挙動及び物理的安定性を評価した。その結果，評価した 6 つの海砂代替材

の中で生産量が多く，スラグ固化物や石炭灰造粒物よりも物理的安定性が高いことが示された。 

よって脱炭スラグと脱リンスラグについて，海水中に浸漬した際の固化挙動とその原因を明らかにす

ると共に固化の抑制方法を検討し，脱炭スラグあるいは脱リンスラグと浚渫土との混合材を用いて造成

した人工干潟上に形成される底質環境を評価することとした。 
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1-7 研究の流れ 

本研究は，図 1-8 に示すように 7 つの章から構成されている。各章の構成は以下のとおりである。 

第 1 章は「緒言」であり，研究の背景と目的を示す。 

第 2 章は「6 種類の産業副産物の海洋環境におけるアルカリ溶出挙動及び物理的安定性の調査」である。

ここでは，Ca を含有する 6 種の産業副産物(脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，クリンカアッ

シュ，石炭灰造粒物，溶融スラグ)を海中でエージングして，海水中におけるアルカリ溶出挙動及び物理

的安定性を比較調査した。Ca が海水に溶解すると pH を上昇させ，産業副産物と海水あるいは底質の成

分との様々な化学反応の引き金となる。従って，これら無機系産業副産物からの Ca の最大溶出量と溶出

挙動を把握すると共に，これらの海水中での化学的組成の変化を追求した。加えて，産業副産物は天然

砂では起こりえないような早さで細粒化を起こす可能性も考えられたため，物理的安定性の評価も行っ

た。 

第 3 章は「脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化挙動の調査及び固化メカニズムの解明」である。ここ

では生産量が多く，スラグ固化物や石炭灰造粒物よりも物理的安定性が高いことが示された脱炭スラグ

と脱リンスラグに関して，海水中での固化挙動とその原因を調査した。海水との接触を促進させるため，

カラムに充填した両スラグに海水を連続通水することで固化挙動及び固化原因物質の特定を行った。 

第 4 章は「脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化抑制方法の検討」である。ここでは，脱炭スラグと脱

リンスラグに対し，浚渫土添加による固化抑制効果の検証を行った。また，特に Ca 溶出が多く，CaCO3

が固化の原因となっている脱炭スラグに関しては，予め炭酸化を行うことにより Ca の溶出抑制を試み，

炭酸化による固化抑制効果の検証も行った。 

第 5 章は「脱リンスラグに浚渫土を混合した土壌を用いて造成した人工干潟の底質環境の評価」であ

る。ここでは，脱リンスラグ 92wt%に対し，浚渫土を 8 wt %混合した土壌を用いて人工干潟を造成した。

造成した人工干潟の物理化学的特性と共に一次生産者である藻類及び消費者であるマクロベントスを調

査し，底生生物の生息基盤としての評価を行った。 

第 6 章は「炭酸化脱炭スラグに浚渫土を混合した土壌を用いて造成した 人工干潟の底質環境の評価」

である。ここでは，炭酸化脱炭スラグ 95wt%に対し，浚渫土を 5wt %混合した土壌を用いて人工干潟を

造成した。造成した人工干潟の間隙水 pH や土壌硬度等の物理化学的特性及びマクロベントスの個体数や

二枚貝の成長等，底生動物の生残性を調査し，底生動物の生息基盤としての評価を行った。 

 第 7 章は「総括」であり，研究全体の結果から脱リンスラグ及び脱炭スラグの固化抑制方法とこれら

のスラグに浚渫土を添加した土壌を用いた浅場造成について述べる。 
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図 1-8 研究のフロー 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

第 1 章 緒言 

干潟や藻場の造成のための基礎的な情報 

第 2 章 6 種類の産業副産物の海洋環境におけるアルカリ溶出挙動及び物理的安定性の調査 

Ca を含有する 6 種の産業副産物の海水中におけるアルカリ溶出挙動及び物理的安定性の調査 

第 7 章 総括 

第 3 章 脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化挙動の調査及び固化メカニズムの解明 

脱炭スラグと脱リンスラグの海水中での固化挙動とその原因を調査 

第 4 章 脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化抑制方法の検討 

各スラグの浚渫土添加による固化抑制効果の検証及び脱炭スラグの炭酸化による固化抑制効果の

検証 

第6章 炭酸化脱炭スラグに浚渫土を混合した

土壌を 用いて造成した 人工干潟の底質環境

の評価 

炭酸化脱炭スラグと浚渫土を混合した土壌を

用いて人工干潟を造成し，底生動物の生息基盤

として評価 

第5章 脱リンスラグに浚渫土を混合した土壌

を用いて造成した人工干潟の底質環境の評価 

脱リンスラグと浚渫土を混合した土壌を用い

て人工干潟を造成し生物の生息基盤として評

価 
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第 2 章 

6 種類の産業副産物の海洋環境におけるアルカリ溶出

挙動及び物理的安定性の調査 
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2-1 研究背景 

 6 種の産業副産物は一般的に Ca を含んでおり，Ca の一部は CaO として存在していると考えられる。

この具体的な例を以下に記載する。製鋼スラグは銑鉄を鋼に精錬する工程で CaO を添加することにより

生成することから，脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物にも CaO が含まれていると考えられる。

また，石炭灰造粒物の原料であるフライアッシュは原料由来の CaOを含有しており，フライアッシュを

石炭灰造粒物に加工する際には Ca を含むセメントを約 10%添加している(村山ら, 2001; 浅岡ら, 2008)。

CaO は，「遊離石灰」とも呼ばれ，水と反応して Ca と水酸化物イオンを放出することにより，間隙水 pH

の上昇を引き起こす。pH上昇は，産業副産物と海水あるいは底質との様々な化学反応の引き金となるた

め，産業副産物の海洋環境における Ca とアルカリの溶出挙動を理解することは重要である(Miki ら, 

2004; Futatsuka ら, 2004)。Ca とアルカリの溶出挙動は海水の流動特性に依存する。従って，産業副産

物を干潟や藻場の造成材として用いた場合に海水中への浸漬で起こる化学変化を理解することは重要で

ある。加えて，環境影響を評価するために，各々の産業副産物の溶出深さ及び溶出速度を考慮した現場

における最大 Ca 溶出量を定量化することも重要である。しかしながら，本研究室で対象とした各々の産

業副産物を海中に投入した際の経時挙動に関する情報は無い。本研究では，Ca を含む 6 種の産業副産物

の海域における化学変化を定量化するとともに，産業副産物から溶出する Ca の最大量を定量化し，海水

中における Ca の溶出挙動を調査した。また，産業副産物を海域に敷設した場合の物理的安定性が不明で

あるため，海域におけるエージング前後での粒子の形状の変化に基づき物理的安定性の調査を行った。 

 

2-2 実験方法 

2-2-1 産業副産物 

脱炭スラグと脱リンスラグ及びスラグ固化物は日本の製鉄プラント，クリンカアッシュと石炭灰造粒

物は日本の火力発電所，溶融スラグは四国地方の一般廃棄物焼却プラントから各々入手した。各産業副

産物の化学組成の測定及び粒子断面の元素マッピングを (EPMA; JXA-8200, JEOL)を用いて行った。粒

子断面の元素マッピングは産業副産物を粒子の中心を通るように切断して，研磨した断面で行った。元

素マッピングは粒子表面の 4 箇所に対して行った。化学組成は原子量が 22(Na)以上の元素に関して，半

定量分析で測定した。化学組成の分析では，各々の産業副産物を高エネルギー遊星ボールミル(Fritsch 

Japan Co., Pulverisette-7)とジルコニア製のボールを用いて粉砕した後，250 μm の篩にかけた試料を分

析した。これら 6 種類の産業副産物の主成分はリン酸塩，Mn，Al，Ti，Ca，Si であった(表 2-1)。化学

組成の分析の結果，脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物，クリンカアッシュ，溶

融スラグの Ca 含有率は各々61，44，31，17，3，29%-atomであり，脱炭スラグと脱リンスラグの値は

他の研究で報告された値よりも高かった(Hizon-Fradejas ら, 2009; 宇田川ら, 2008; 菅原ら, 2010)。表

2-1 には原子量 22 以上の原子を示した。 
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表 2-1 産業副産物の化学組成 

 

 

2-2-2 Ca の最大溶出能 

産業副産物の Ca の最大溶出能を連続的に海水を交換するバッチ溶出試験を行って調査した。溶出試験

には JIS K 0058-1(スラグ類の化学物質試験方法 第 1 部：溶出量試験方法)に基づき，溶出可能な全て

の Ca を溶出させるために粒径 250 μm 未満の粉末状の産業副産物を使用した。溶出試験は 25±1℃にお

いて，700 mL の容器に塩濃度 30‰の人工海水 200 mL(SEALIFE，株式会社日本海水)と 20 gの粉末試

料を投入し，ロータリーシェーカーを用いて 100 rpm で撹拌して行った。人工海水は 6 時間おきに交換

した。人工海水の交換の際には，人工海水(溶出液)と試料粉末とを孔径 0.45 μm のメンブレンフィルター

(Millipore, HAWP04700)でろ過することで分離した。各々の 6 時間で溶出した Ca の量は誘導結合プラ

ズマ原子発光分光法(ICP)(720-ES，VARIAN)を用いて分析した。理論上，この方法では 1 μg/L の Ca を

検出することができるが，海水中には Ca が多量に含まれるため測定誤差により，試料から溶出した Ca

の検出が制限される。繰り返し測定(n=3)の標準偏差は 25.0 mg/L であったため，海水の濃度との有意差

に基づく溶出 Ca の検出限界は 50 mg/L である。ICP-AESの半定量モードで海水を分析した際の Ca 以

外の元素の検出限界と分析誤差は，Mg とその他の元素に関して各々10，1 mg/L であった。 

 

2-2-3 最大溶出深さ及び物理的安定性 

エージングは瀬戸内海の岩国市沿岸の海域で 2010 年の春に開始した。エージングを行った場所の水深

は 1.0~3.0 m である。エージング期間中の海水の平均 pH，COD，DOは各々8.2，2.4 mg/L，8.9 mg/ L

であった。エージング実験は粒径が約 10 mmの産業副産物を用いて行った。網目の大きさが 3 mmのポ

リプロピレン製のネットに産業副産物を約 10 個入れ(図 2-1(a))，底質表面の状態を模して，産業副産物

が入ったネットをロープに取り付けて海水に浸漬した(図 2-1(b))。エージングは約 500 日間行い，エー

ジング中の Ca の溶出深さの進行から Ca の最大溶出深さを求め，エージング前後での粒子の形状を比較

することで物理的安定性を評価した。  

 

 

 

Ca 61 (8)a 44 (29) 31 (5) 17 (8) 3 (0.3) 29 (1)
Si 17 (13) 9 (16) 40 (6) 44 (20) 67 (2) 32 (1)
Mg N.D.b 7 (10) 7 (3) 3 (2) 1 (0.3) 3 (0.2)
Fe 14 (21) 30 (30) 6 (5) 4 (2) 5 (1) 6 (0.3)
Al 4 (5) 7 (11) 3 (5) 25 (12) 21 (2) 17 (1)
Na N.D. N.D. N.D. 0.5 (1) N.D. 7 (1)

その他 4 4 14 6 2 7

石炭灰
造粒物

クリンカ
アッシュ

溶融
スラグ

a 括弧内の数値は標準偏差
b 不検出

元素 [%-atom] 脱炭
スラグ

脱リン
スラグ

スラグ
固化物
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          (a)                                           (b) 

図 2-1 ポリプロピレン製のネットに入った産業副産物(a)及び産業副産物が入ったネットをロープに取

り付けて海水に浸漬した様子(b) 

 

2-2-4 分析方法 

 pH は pH メーター(F-51, Horiba)を用いて測定した。産業副産物は各分析の前に予め窒素雰囲気下に

て 1 時間以上乾燥させた。Ca の溶出深さは，各産業副産物を粒子中心部を通るように切断して，切断面

を研磨した後，EPMA (JXA-8200, JEOL)を用いて，粒子表面から中心部にへかけての垂直方向の Ca 分

布のマッピングすることにより測定した。全細孔容積を自動蒸気吸着分析器(BELSORP-28, BEL 

JAPAN)にて BET 法を用いて分析した(Brunauer ら, 1938)。粒子表面の Ca の種組成は，広島大学放射

光科学研究センターの BL11 ビームラインにて Ca K-edge の X 線吸収微細構造スペクトル(4030~4090 

eV)を測定することで調査した。 

 

2-3 結果と考察 

2-3-1 Ca の最大溶出能 

人工海水中での産業副産物からの積算溶出 Ca 量を図 2-2 に示す。全ての産業副産物からの Ca の溶出

は海水交換 10 回までにほぼ完了している。溶出試験前の人工海水を測定した際の繰り返し測定の標準偏

差(±25 mg/L)より，産業副産物から Ca が溶出したと見なされるのは，溶出試験後の人工海水の Ca 濃

度が溶出試験前の人工海水よりも 50 mg/L 以上上昇した場合である。よって本溶出試験の条件から，図

2-2において産業副産物からのCaの溶出が認められるのは，産業副産物 1 g当たりのCa溶出量が 7.5 mg

以上のときである。クリンカアッシュ，溶融スラグの Ca 溶出量は各々6，5 mg/g と検出限界(7.5 mg/g)

以下であったため，Ca の溶出は無かったと判断した。よって，図 2-2 中のクリンカアッシュ及び溶融ス

ラグの値は参考値として示した。これに対し，脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒

物の Ca の最大溶出能は各々204，75，26，19 mg/g であり，Ca の溶出が確認された。 

図 2-2 に示す結果より，脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物に含まれる全 Ca の

うち 33%，17%，8%，11%が溶出したことが示された。脱炭スラグから溶出した Ca 量は過去に報告さ

れた値(250~500 mg/g)より僅かに低かった(Futatsuka ら, 2004)。最大溶出能が最も高い 2 種類のスラグ

中の Ca の化学種を調査したところ，Ca は主に Ca2SiO4と CaO として存在していた。CaO は製鉄工程

において，酸化精錬の際に添加されるため，脱炭スラグと脱リンスラグは共に，CaO を大量に含有して

いる(34~38%)。JCAS 法でケイ酸カルシウム(Ca2SiO4)の最大 Ca 溶出量を測定したところ 0.064 wt%と
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非常に低かった(Asaoka ら, 2013)。ケイ酸カルシウム(Ca2SiO4)はセメント(水砕スラグと灰由来)，フラ

イアッシュ，クリンカアッシュに含有する Ca の主な形態である(Blissett ら, 2012)。よって，石炭灰造

粒物，クリンカアッシュの Ca 溶出能が低い理由は Ca が主に溶出しにくいケイ酸カルシウム(Ca2SiO4)

として存在しているためであると考えられる。アルカリ性の水溶液中では Mg2+が不溶化して Mg(OH)2

となるため，脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物，クリンカアッシュ，溶融スラ

グの 1 回目の溶出試験後の海水の Mg 濃度は初期の 1194 mg/L から溶出試験後には 25，6，90，855，

1196，961 mg/L へと低下していた。各々の産業副産物に関して，他の元素(Al, Cd, Cr, Fe, K, Mn, P, Si, 

Zn)の溶出も測定したが，Fe や Si といった主要な元素でさえ溶出試験前後で人工海水中の濃度に顕著な

変化は見られなかった。Ca は海水中で水と反応して Ca(OH)2を生成し(式 (2.1))，pHの上昇を引き起こ

す(Barca ら, 2012)。脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物，クリンカアッシュ，溶

融スラグの溶出試験初期(1 回目の溶出試験後)の pH は各々12.7，12.7，10.2，9.1，8.1，9.2 であった。

これらの数値は Ca 濃度と式 (2.1)を基に計算した理論値よりも 0.3~3 低い値となったが，これは人工海

水の緩衝能によるものであると考えられる。2 種のスラグの溶出液 pH がより高かったのは，これらの最

大 Ca 溶出量が他の産業副産物よりも高かったためであると考えられる。 

 

CaO + 𝐻2𝑂 → 𝐶𝑎2+ + 2𝑂𝐻−  ⋯ (2.1) 

 

 

図 2-2 人工海水中での産業副産物からの積算溶出 Ca 量 

 

2-3-2 最大溶出深さ及び物理的安定性 

産業副産物からの Ca 溶出は時間の経過とともに粒子表面から内部に進行する。産業副産物の粒子断面

の Ca 分布の経時変化を見ることで産業副産物の Ca 溶出状態を調査した。本実験では海中に浸漬した産

業副産物の粒子断面の Ca 分布をマッピングすることで溶出深さのプロファイルを行った。実際の例とし

て図 2-3 に脱リンスラグの Ca マッピングを示す。Ca 濃度の違いは色の違いで示されており，色が明る
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いほど高濃度である。つまり赤は最も高濃度であることを示しており，黄色，緑，青，黒と色が暗くな

るにつれて濃度が低いことを示している。Ca が溶出した層の深さは粒子表面から Ca 濃度が高濃度であ

ることを示す赤い部分の境界までである。Ca 溶出層の平均深さの経時変化を図 2-4 に示す。クリンカア

ッシュと溶融スラグに関しては，粒子表面と内部の Ca 濃度に違いは見られなかった。脱炭スラグの Ca

溶出深さの増加は海水に浸漬後 56 日で停止したが，約 0.14 mm であり，半径の 14~28%に留まってい

た。一方で，他の 3 種類の産業副産物(脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物)は 56 日後も Ca 溶

出深さが増加していた。脱リンスラグの場合，Ca 溶出層の深さの増加は 504 日まで続いた後(0.3 mm)

に停止した。スラグ固化物及び石炭灰造粒物の Ca 溶出層の最大深さは測定限界以上(粒子の半径 3 mm

以上)に達した。これより，スラグ固化物及び石炭灰造粒物に関して，本研究で用いた粒径においては溶

出可能な全ての Ca が溶出することが示された。 

なお，スラグ固化物と石炭灰造粒物に関して，エージングを行う前の粒径が 10 mm であったにも関わ

らず，最大溶出深さの測定限界が 3 mm になったのは，エージング前のスラグが球形ではなく粒子の中

心から粒子表面までの距離が最長で 1.4 mm，最短で 0.7 mm といったように粒子中心から粒子表面まで

の距離にバラつきがあり，中心から粒子表面までの最短距離が 10 mm以下であったこと，エージングに

より粒子が細粒化し，粒径が小さくなったことによるものである。図 2-5 に実験開始前，及び実験開始

336 日後の脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物の写真を示す。336 日後，脱炭スラ

グと脱リンスラグの粒径は殆ど変化していないのに対し，スラグ固化物と石炭灰造粒物は明らかな細粒

化がみられた。よって，海水中におけるスラグ固化物と石炭灰造粒物の物理的安定性は低いことが明ら

かとなった。 

2 種類のスラグに関して，Ca の溶出が粒子表面(脱炭スラグ 0.14 mm，脱リンスラグ 0.3 mm)に留ま

っていた理由として，スラグと海水との接触により孔隙へ析出物が生成，堆積することで海水の粒子内

部への浸透が阻害されたことが考えられた。孔隙内に生成した可能性のある物質として，海水中の Mg2+

と産業副産物に含まれる Ca の水和反応により生成する OH-とが反応する水酸化により生成する水酸化

マグネシウム(Mg(OH)2)が考えられる(Alamdari ら, 2008)。図 2-6 に脱炭スラグ，スラグ固化物，石炭灰

造粒物の Ca 及び Mg のマッピングを示す。図 2-3 及び図 2-6 より 2 種のスラグ，スラグ固化物，石炭灰

造粒物の全てにおいて Ca が溶出した部分に Mg が析出している様子が確認できることから孔隙内に

Mg(OH)2が析出していることが裏付けられた。Mg(OH)2は pH が約 10 以下となると再溶解するが，表

層に Mg が蓄積していることから，他の析出物が Mg 上に析出することで，Mg が直接海水と接触するこ

とを妨げていると考えられた。4 つの産業副産物の表層に低濃度の Ca が残っていたことから，Mg 上に

析出した物質としてカルシウムシリケート水和物，Ca(OH)2や CaCO3といった溶解度の低いカルシウム

塩が考えられる。これらは海水中において Ca2+と水あるいは CO32-とが反応することにより生成する。 

図 2-7 に 504 日間の海水浸漬における脱リンスラグ表面のカルシウムの種組成の変化を示す。フィッ

ティングエラーは 1.8~6.8%であり，これはここに表記していない他の塩が含まれている可能性があるこ

とを示している。溶解度の高い酸化カルシウム(CaO) (1.4 g/L)は溶解し，海水浸漬後 112 日後には検出

されなくなった。一方で，Ca(OH)2 と CaCO3 の比率は経時的に増加した。58 日のみ前の測定日である

28 日より CaO の割合が増加し，CaCO3の割合が減少していたが，実際に CaO の増加や CaCO3の減少

が起こったわけでは無く，スラグ粒子自体が不均質なものであるため，58 日に測定した粒子の実験開始

前の CaO含有率が 28 日に測定した粒子よりも高かったと考えられる。CaCO3は蒸留水と浮遊スラグ(転
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炉スラグと取鍋炉スラグの混合物)との反応で生成することが知られており，CaO の加水分解に伴い生成

する(Navarro ら, 2010)。以上より粒子表面の細孔に難溶性の Ca(OH)2(0.17 g /L)や CaCO3(0.02 g /L)が

析出することによって，脱リンスラグの粒子内部への海水の浸透が阻害され，Ca の溶出が阻害されたこ

とが示唆された。 

今回表面のカルシウムの種組成の分析を行ったのは脱リンスラグのみであるが，表 2-1 に示すように

脱リンスラグよりもCaの含有量が多い脱炭スラグに関しても粒子表面にCa(OH)2やCaCO3が析出する

ことで粒子空隙が閉塞し，Ca の溶出が妨げられたと考えられた。Ca の溶出深さが測定限界以上に達し

たスラグ固化物と石炭灰造粒物に関しても，粒子表面に Mg が蓄積していたことから，何らかの難溶性

塩の析出が考えられた。スラグ固化物及び石炭灰造粒物は共に，高炉スラグあるいはフライアッシュを

セメントと他の材料で固形化処理することで作られたものであり，多孔質であるため，Mg や難溶性塩が

析出した場合も孔隙の閉塞が起こりにくいと考えられる(宇田川ら, 2008)。実際にスラグ固化物及び石炭

灰造粒物の全空隙容積(19, 19 mm3/g)は脱炭スラグや脱リンスラグ(12, 7 mm3/g)よりも大きかった。一方

で，Ca の溶出深さが測定限界以上に達したスラグ固化物及び石炭灰造粒物の全空隙容積は，Ca の溶出

が粒子表面(0.14 mm)に留まっていた脱炭スラグの 2 倍にも満たないことから，全空隙容積の違いのみで

は溶出深さの違いを説明できないと考えられる。 

今回の実験では，各産業副産物のエージング後の Ca 溶出部と Mg析出部に存在する難溶性塩の定量は

行っていないが，2-3-1 で示したように，脱炭スラグ及び脱リンスラグはスラグ固化物や石炭灰造粒物よ

りも，Ca の最大溶出能が大きいことから，空隙においてより多くの難溶性塩が析出したと予測される。 

よって，スラグ固化物や石炭灰造粒物の最大溶出深さが脱炭スラグや脱リンスラグよりも大きくなっ

たのは，脱炭スラグや脱リンスラグと比較して空隙容積が大きく，析出物の粒子孔隙への堆積による閉

塞が起こりにくいことに加えて，脱炭スラグや脱リンスラグと比較して Ca の最大溶出能が小さく，粒子

孔隙へ析出した難溶性塩の量も少なかったためであると考えられる。  

 

2-3-3 エージング後の Ca 溶出能  

2-3-1 と同様の方法にて連続抽出による追加のバッチ溶出試験を行い，海域でのエージング後の Ca 溶

出能を調査した。実験では溶出限界を確認するために粉砕していない 10 mm の産業副産物を使用した。

脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物のエージング 1 日後の Ca 溶出量は 18.0，22.0，

38.0，64.0 mg/g であった。一方で，504 日後において，Ca の溶出が確認されたのはスラグ固化物と石

炭灰造粒物のみであったが，各々9.3，11.0 mg/gと Ca 溶出能はほぼ無くなっていた。脱炭スラグと脱リ

ンスラグに関しては，504 日後において Ca の溶出は検出限界以下となった。これより，今回用いた全て

の産業副産物からの Ca 溶出は 504 日間エージングを行うことでほぼ停止することが確認された。 

また，エージングに伴う pH 上昇ポテンシャルの変化を海水よりも感度の高い超純水を用いた溶出試験

により調査した(図 2-8)。その結果，海水に約 500 日浸漬することで全ての産業副産物の Ca 溶出能はほ

ぼ消失することが確認された。  
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図 2-3 脱リンスラグの粒子断面の Ca 及び Mg マッピング 

 

 

図 2-4 Ca 溶出層の平均深さの経時変化 
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図 2-5 実験開始前，及び実験開始 336 日後の脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物

の写真 

 

    

      脱炭スラグ         スラグ固化物       石炭灰造粒物 

図 2-6 脱炭スラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物の Ca 及び Mg のマッピング 

 



29 

 

 

図 2-7 504 日間の海水浸漬における脱リンスラグ表面のカルシウムの種組成の変化 

 

 

図 2-8 海域でのエージングに伴う pH上昇ポテンシャルの変化 

 

2-3-4 海水中に溶出する Ca 量の評価 

 理論上，各々の産業副産物に関して，海水中で溶出する Ca 量(mg)は「最大 Ca 溶出量(mg/g)」と「最

大溶出体積(mm3)」及び密度から計算することができ，最大溶出体積は「最大溶出深さ(mm)」と粒子径

から求められる。従って，「Ca の最大溶出量」は次に示す式 (2.2)により計算可能である。式 (2.2)にお

いて γ，ρ，Dmaxは各々産業副産物の半径，密度，最大溶出深さ(cm)であり，Emaxは連続バッチ試験で得

られた Ca の最大溶出能である(表 2-2, mg/g)。産業副産物が細かい粒子から粗大な粒子まで含んでいる



30 

 

(2.00~4.75 mm 粒径)と仮定した場合 γの値は1.00~2.38 mmである。粒径はCaの最大溶出量に影響し，

比表面積はCaOの溶解とCaの溶出速度に影響する。しかしながら，連続バッチ試験は最大溶出深さ(0.14 

mm)よりも小さな半径の粒子(0.125 mm)を用いて，Ca溶出能が無くなるまで行ったため(2-2-1項参照)，

粒径と比表面積は Ca の最大溶出能と Ca の最大溶出量に影響を与えない。海水に投入する前の各々の産

業副産物の密度を表 2-2 に示す。式 (2.2)で計算した Ca の最大溶出量は，粒径 2.00~4.75 mm の脱炭ス

ラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物から溶出した Ca の量とほぼ同量(32~74, 24~49, 26, 19 

mg/g)であった。なお，クリンカアッシュと溶融スラグは Emaxの値が 0 であったため式 (2.2)で計算した

Ca の最大溶出量も 0 となった。2-3-2 で示したように脱炭スラグ，脱リンスラグの Ca の最大溶出深さ

は小さいが，2-3-1 で示したようにこれらの Ca の最大溶出能はスラグ固化物や石炭灰造粒物の 3~10 倍

であるため式(2.2)で計算した粒径 2.00~4.75 mm の脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰

造粒物の Ca の最大溶出量は非常に良く類似していた。しかしながら，Ca の最大溶出能が他の産業副産

物と比較して高い脱炭スラグと脱リンスラグにおいて，初期の Ca 溶出(図 2-2)と pH の上昇は，他の産

業副産物よりも大きくなった。これに対し，Ca の溶出深さを考慮した場合，脱炭スラグや脱リンスラグ

の長期的な Ca 溶出量はスラグ固化物や石炭灰造粒物と同じであると考えられる。表 2-2 の値は Ca 溶出

の反応と組み合わせることで，これらの産業副産物の環境影響評価を行うために有益な情報であると考

えられる。 

 

(r3×
4
3

π-(r-Dmax)3×
4
3 π) ×ρ×Emax

4
3 π×r3×ρ

⋯(2.2) 

 

表 2-2 各産業副産物の密度，Ca の最大溶出能，Ca の最大溶出深さ及び式(2.2)から計算した Ca の最大

溶出量 

 

 

 

2-4 結論 

6 種の産業副産物の海域における挙動の調査を行った。本研究では Ca の溶出と pHの上昇に焦点を当

てた。脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物の Ca の最大溶出能は各々，204，75，

26，19 mg/g であった。脱炭スラグと脱リンスラグは CaOの含有量が多いため Ca の溶出能が大きい。

しかしながら，これら 2 つのスラグからの Ca 溶出はスラグ粒子表面から 0.14 あるいは 0.30 mmの深さ

密度 [g/cm3] 3.6 3.6 2.3 1.8 1.7 3.1

Caの最大溶出能 [mg/g] 204 75 26 19 0 0

最大溶出深さ [mm] 0.14 0.30 2.50 2.50 0.00 0.00

Caの最大溶出量 [mg/g] 32-74a 24-49a 26 19 0 0

クリンカ
アッシュ

溶融
スラグ

a初期の反応深さは除去していない

脱炭
スラグ

脱リン
スラグ

スラグ
固化物

石炭灰
造粒物
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に限られている。これに対し，空隙容積の大きなスラグ固化物と石炭灰造粒物は少なくとも粒子表面か

ら 3 mm 以上の深さまで Ca 溶出が起こること，エージングにより，細粒化が見られることから海水中に

おける物理的安定性が低いことが示された。脱炭スラグと脱リンスラグは粒子表面からの最大溶出深さ

が浅いのに対し，スラグ固化物と石炭灰造粒物は脱炭スラグや脱リンスラグの 3~10 倍の深さまで溶出が

起こるため，粒径 4.75 mm(実際に海砂として使用する際の粒径)の産業副産物を海水に浸漬した場合，

500 日後の Ca の最大溶出量は 4 つの産業副産物(脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造

粒物)でほぼ同じであると推定された。以上より，今回対象とした 6 つの産業副産物の中では生産量が多

く，スラグ固化物や石炭灰造粒物よりも物理的安定性が高いことが示された脱炭スラグと脱リンスラグ

を海砂代替材として用いることが望ましいと考えられた。 
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第 3 章 

脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化挙動の調査及び 

固化メカニズムの解明 
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3-1 研究背景 

 近年，浅場の造成材として着目されている製鋼スラグは，その排出工程によって酸化スラグや還元ス

ラグ，脱珪スラグ，脱硫スラグ，脱リンスラグ，脱炭スラグ等に分類されるが，各々の成分には差異が

あり，遊離 Ca (CaO)の溶出能も異なる(Asaoka ら, 2013)。遊離 Ca の溶出が著しい場合，pH は 12 を上

回り，海水中の成分とスラグの成分とが反応にすることで土壌硬度が増加することもある(Yong ら, 2007; 

Zang ら, 2012; Okuda ら, 2014)。pH の上昇は式(3.1), (3.2)の化学反応式に示すように，遊離 Ca が海水

中に溶出することで OH-が放出され起こることが報告されている(日本鉄鋼連盟, 2008)。また，pHが上

昇することで式(3.3)のように海水中の Mg2+が OH-と結合し析出する(佐々木ら, 1982)。また，Ca(OH)2

の加水分解に伴い放出された Ca2+と珪酸塩やアルミン酸塩により固化のメカニズムの 1 つと考えられる

ポゾラン反応(式(3.4))が起こる可能性があることが報告されている(Asaoka ら, 2013)。一方で，底生生物

には潜砂限界強度があるため，地盤強度の上昇は生物の移入と定着に不利となる可能性がある(佐々ら, 

2009)。地盤強度の上昇を効果的に抑制するには，スラグを海水に投入した場合の固化の挙動とそのメカ

ニズムを明らかにすることが重要であると考えられる。 

本研究では製鋼スラグのうち，2 章において，海水中に浸漬した場合の Ca 溶出量がスラグ固化物や石

炭灰造粒物と同等であると示され，これらの産業副産物よりも物理的安定性が高いことが確認された脱

炭スラグと脱リンスラグに着目した。脱炭スラグと脱リンスラグの海水中における固化挙動及びそのメ

カニズムの解明を行った。 

 

CaO+H2O→Ca(OH)2  ⋯ (3.1) 

Ca(OH)2 → Ca2+ + 2OH− ⋯ (3.2) 

Mg2+ + 2OH− → Mg(OH)2  ⋯ (3.3) 

5Ca(OH)2 + 6SiO2 → Ca5Si6O16(OH)2 ∙ 4H2O ⋯ (3.4) 

 

3-2 実験方法 

3-2-1 脱炭スラグ及び脱リンスラグ 

スラグは粒径 0.85~4.75 mm(図 3-1)の脱炭スラグ及び脱リンスラグ(JFE スチール)を用いた。各スラ

グの化学組成を表 3-1 に示す。 

 

 

図 3-1 各スラグの粒度分布 
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表 3-1 各スラグの化学組成 

 

 

3-2-2 連続通水時の各スラグの固化挙動 

 海水との接触を促進させるため，底に 6 個の穴(ϕ 9 mm)を開けたポリプロピレン容器(ϕ10.5×16 cm)

にスラグを詰めた後，容器の底から上向流にて砂ろ過海水(pH 7.98~8.11)を連続的に供給(15 ml/s)してエ

ージングを行った。 砂ろ過海水は広島大学大学院生物圏科学研究科附属瀬戸内圏フィールド科学教育研

究センター(広島県竹原市)から採取した。容器に入ったスラグの上部から深さ 4 cm までのベーンせん断

強度を実験開始直後及び経時的に測定して固化挙動の追跡を行った。また，ポリプロピレン容器上部か

らの流出水を採取し，pH及び Ca 濃度の測定を行った。 

 

3-2-3 脱炭スラグの固化メカニズム 

 3-3-1で記述するように，脱炭スラグの固化原因は主にスラグ間隙におけるCaCO3の析出であったが，

スラグの接着部に Mg(OH)2の析出も確認された。Mg の析出が CaCO3の析出に影響を与えている可能性

が考えられたため，海水中の Mg の有無が固化に与える影響と共に，スラグからの Ca の溶出が固化に

与える影響を調査した。Mg の有無の影響は脱炭スラグに人工海水(表 3-2)あるいは Mg を抜いた人工海

水を通水して調査した。スラグからの Ca の溶出が固化に与える影響は脱炭スラグあるいは洗浄した脱炭

スラグに対し，人工海水を通水して調査した。洗浄した脱炭スラグに人工海水を通水した際には Ca 溶出

能の低下に伴い pH の上昇も抑制されたため，NaOH を添加して pH を Mg(OH)2の析出が起こる 9.5 ま

で上昇させた。これらの調査は，図 3-2 のように水槽内に人工海水を循環させて行った。底に 6 個の穴(ϕ 

9 mm)を開けたポリプロピレン容器(ϕ10.5×16 cm)にスラグを詰めて，10 L の人工海水を入れた 60 L の

水槽に内に設置し，ポンプにより水槽内の人工海水をポリプロピレン容器の底から上向流にて通水，水

槽内で循環させた。試験は 3 日間行い，1 日ごとに人工海水の交換を行った。スラグ表面から深さ 4 cm

までのベーンせん断強度を実験開始直後及び実験開始 3 日後に測定した。 

 

表 3-2 人工海水の成分 

 

CaO SiO2 FeO Al2O3 MgO その他

脱炭スラグ 47.9% 14.7% 13.8% 8.0% 6.2% 9.4%
脱リンスラグ 32.1% 33.0% 13.5% 5.6% 2.7% 13.0%

NaCl 26.5 g
MgSO4・7H2O 6.82 g
MgCl2・6H2O 5.16 g
CaCl2・2H2O 1.47 g
KCl 725 mg
NaBr 84 mg
H3BO3 27.3 mg
KI 79 μg

1 L当たり
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図 3-2 海水循環の概略図 

 

3-2-4 潮下帯条件における脱リンスラグの固化挙動 

脱リンスラグをポリプロピレン製の容器(ϕ12.5×8 cm)に詰め，屋外(広島県呉市阿賀マリノポリス)に設

置した繊維強化プラスチックタンク(140×65×30 cm)に設置し，海水をタンク内に 1.00 L/min にて掛け流

した。実験期間中のタンクの水位は 22 cm で一定とした。スラグ表面から深さ 4 cmまでのベーンせん断

強度及びスラグ表面から 2 cm における間隙水 pHを 5 ヶ月以上追跡した。実験は 2 回行った。実験期間

中の海水 pHは 1 回目の実験で 7.80~8.50，2 回目の実験で 8.00~8.45 であった。また，海水温は 1 回目

の実験で 8.3~27.1℃，2 回目の実験で 7.2~28.9℃であった。なお，実験を行ったタンクでは供給海水と

共に，浮泥も流入し，時間の経過と共にスラグ表面に浮泥が堆積した。1 回目の実験では浮泥の除去を行

い 2 回目の実験では浮泥の除去を行わなかった。 

 

3-2-5 脱リンスラグの固化と脆化の原因調査 

 3-3-1 で記述するように，脱リンスラグの固化原因は酸化鉄の析出によるものであると示された。加え

て，3-3-3 に示すような，潮下帯条件において，せん断強度は一度上昇した後に下降することが確認され

た。せん断強度の下降が確認された 2 回目の実験では浮泥の除去を行わなかったことから，浸漬した脱

リンスラグ間隙は浮泥の堆積により、酸化条件から徐々に還元条件になったと考えられる。よって，せ

ん断強度が一度上昇した後に低下した原因は，固化後に間隙水の ORP が低下した結果，鉄の化学種が変

化したためであると推測された。このことを確認するために，連続通水により脱リンスラグを固化させ

た後に ORP を低下させた海水に浸漬する実験を行った。 

底に 48個の穴(ϕ 9 mm)を開けたポリプロピレン容器(30.6×24.2×10.3 cm)に脱リンスラグを詰めた後，

容器の底から上向流にて砂ろ過海水(pH 8.08~8.21)を連続的に供給することで，脱リンスラグを固化させ

た。連続通水を行っている間，スラグ表面から 4 cm までのベーンせん断強度の測定を行い，固化が起こ

っていることを確認した。連続通水を 22 日行った後に固化した脱リンスラグを ORP を-300 mV に調整

した海水あるいは ORP 無調整の海水に浸漬した。各海水の pHは 8.0~8.5 に調整した。ORP 及び pH の

調整には各々，Na2S∙9H2O，HCl を用いた。各海水に浸漬後，ベーンせん断強度の測定と鉄化学種の分

析を行うことで，せん断強度の低下が鉄の化学種の変化によるものであるかどうかを調査した。鉄化学
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種の特定のために，固化させた脱リンスラグ粒子間の接着物質をプラスチック製のスプーンで掻き取っ

て 2 つに分取し，一方はそのまま凍結乾燥，もう一方は ORP を-300 mV，pH を 8.0 に調整した海水に

1 日浸漬した後に凍結乾燥させて粉末試料を採取した。 

 

3-2-6 分析方法 

 ベーンせん断強度は高さが 4 cm，幅が 2 cm のベーンブレードとハンドベーンを(FTD10CN-S，

FTD50CN-S，誠研舎)用いて測定した。海水及び流出水 pH と間隙水 pH は pH 計(AS-212，アズワン)

を用いて測定した。海水及び流出水とスラグ表面の ORP は ORP 計(PH-230SD，佐藤商事)を用いて測定

した。海水及び流出水と間隙水の Ca 濃度は誘導結合プラズマ原子発光分光法(ICP)(720-ES，VARIAN)

を用いて分析した。スラグの固化原因物質の特定は，固化後のスラグ粒子をエポキシ樹脂で固定した後

に，粒子中心部と粒子接着部を通るように切断して，切断面を研磨した後，EPMA (JXA-8200，JEOL)

を用いて，各元素のマッピングを取ることにより行った。鉄の化学種の特定は 57Fe メスバウアー分析及

び X 線吸収微細構造スペクトル(XAFS)の分析にて行った。57Fe メスバウアースペクトルは Wissel メス

バウアー分光計に 57Co(Rh)線源を用いて測定し，S K-edge の X 線吸収微細構造スペクトル(2460~2490 

eV)は広島大学放射光科学研究センターの BL11 ビームラインにて測定した(Hayakawa ら, 2008)。 

 

3-3 結果と考察 

3-3-1 連続通水時の各スラグの固化挙動と固化原因物質 

 図 3-3 に各スラグを連続通水した際のベーンせん断強度及び流出水 pH の経時変化を示す。図 3-3(a)

より，脱炭スラグ及び脱リンスラグは共に海水をかけ流すと，経時的にせん断強度が増加し，最終的な

せん断強度は目標値である広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)以上に達することが確認された。特に，脱炭

スラグに関しては，7 日目以降はベーンブレードが突き刺さらなくなり，計測が不可能となる程に固化が

進行した。流出水 pH(図 3-3(b))は，実験開始直後に両スラグとも海水よりも高い値を示したが，2 章で 6

種の産業副産物のうちアルカリ溶出ポテンシャルが最も高いことが確認され，脱リンスラグよりも固化

が進行した脱炭スラグはより高い値を示した。よって，アルカリ溶出能が固化に影響を与えている可能

性が示唆された。  
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図 3-3 連続通水時の各スラグのベーンせん断強度(a)及び流出水 pH(b)の経時変化 

 

脱炭スラグの粒子接着部の SEM 画像及び元素マッピングを図 3-4(a)に示す。SEM 画像では 2 つのス

ラグ粒子及びその間隙に析出物が存在することが示されている。元素マッピングより脱炭スラグ間隙の

析出物は Ca，Mg，O で構成されていることが示され，これらの化合物が固化の原因となっていること

が明らかとなった。一方で Fe や Si は間隙にほどんど存在していないことから，酸化鉄やカルシウムシ

リケート水和物の析出は脱炭スラグの固化の原因ではないことが確認された。また，元々スラグに含ま

れている Al や Mn も間隙に存在していないことから，これらの物質も固化に関与していないことが示さ

れた。加えて，Ca や Mg の分布は O の分布と重なっていたため Ca，Mg の化学種として，酸化物，水

酸化物，炭酸塩が考えられた。 

 そこで，Ca 及び Mg が豊富な箇所を EPMA にて定量分析することで Ca と Mgの化学種の特定を行っ

た。定量分析では Ca と Mg 濃度の高い場所を各々3 箇所測定した。定量分析を行った箇所の SEM 画像
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と Ca，Mg のマッピングを図 3-4(b)に示すが図中において Point1~3，Point4~6 は各々Ca，Mg 濃度が

高い測定点である。定量分析の結果，Point1~3 は CaCO3濃度が 98.4~98.9wt%，Point4~6 は Mg(OH)2

濃度が 95.2~98.7wt%であった。従って，脱炭スラグの間隙に析出している Ca，Mg は各々CaCO3，

Mg(OH)2として存在していることが確認された。また，Ca，Mgのマッピング(図3-4(a)，(b))より，Mg(OH)2

がスラグ表面にしか析出していないのに対し，CaCO3 はスラグ間隙全体に析出していることから，固化

の主な原因物質は CaCO3であることが明らかとなった。 
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(a) 

 

 

(b) 

 

図 3-4 脱炭スラグ粒子接着部の SEM 画像及び各元素のマッピング(a)及び析出物質の定量分析箇所の

Ca，Mgマッピング(b) 
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脱炭リンスラグの粒子接着部の SEM 画像及び元素マッピングを図 3-5 に示す。SEM 画像では 2 つの

スラグ粒子及びその間隙に析出物が存在することが示されている。元素マッピングより脱リンスラグ間

隙の析出物には Fe と O のみ含まれていることから脱リンスラグの固化の原因物質は酸化鉄であること

が示された。一方でスラグからの遊離 Ca の溶出自体や pH の上昇により析出する Ca や Mg の析出は全

く見られないことから脱リンスラグの場合は脱炭スラグとは異なり，アルカリ溶出に起因する固化が起

こっていないことが明らかとなった。また，元々スラグに含まれている Al，Si，Mn も間隙に存在して

いないことからこれらの物質も固化に関与していないことが示された。 

 

 

図 3-5 脱リンスラグ粒子接着部の SEM 画像及び元素マッピング 

 

3-3-2 脱炭スラグの固化メカニズム 

3-3-1 より固化した脱炭スラグの間隙を観察すると Mg(OH)2がスラグ表面にしか析出していないのに

対し，CaCO3はスラグ間隙全体に析出していること，Ca と Mg の分布は重なっていないことが確認され

た。加えて，Mg(OH)2が析出する pH(9.5≧pH)よりも流出水 pH が低下した後もせん断強度が上昇して
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いたことから，脱炭スラグの固化は以下に示す 2 段階の反応により，進行していると考えられた。 

 

(i) 脱炭スラグからのCaOの溶出により間隙水 pHが 9.5以上に上昇しMg(OH)2がスラグ表面に析出す

る。 

(ii) 脱炭スラグからの CaO の溶出速度が低下して間隙水 pH が低下し，Mg(OH)2の析出が停止すると同

時に析出した Mg(OH)2の表面に CaCO3が析出し，成長することで固化が進行する。 

 

これらの 2 段階の反応により固化が進行していると仮定した場合，固化の進行に必要な前提条件とし

て，Mg(OH)2の析出及び Ca の供給の 2 つが挙げられる。よって，Mg(OH)2の析出及び Ca の供給が脱

炭スラグの固化に与える影響を調査した。 

 図 3-6 に人工海水あるいは Mg 抜き人工海水を脱炭スラグに循環通水した際のベーンせん断強度の変

化を示す。人工海水を掛け流した際，3 日後のせん断強度は 6.0 kN/m2であり，3-3-1 で連続通水試験を

行った際と同程度まで固化が進行した。これに対し，Mg 抜き人工海水の場合，3 日後のせん断強度は 1.0 

kN/m2 と通水直後(0.6 kN/m2)からほぼ変化しなかった。よって，脱炭スラグの固化には Mg(OH)2 の析

出が必要であることが示された。 

 

 

図 3-6 人工海水あるいは Mg抜き人工海水を脱炭スラグに循環通水した際のベーンせん断強度の変化 

 

図 3-7 に未洗浄脱炭スラグ及び洗浄脱炭スラグに循環通水した際の pH(a)，Ca 濃度(b)，ベーンせん断

強度の変化を示す。図 3-7(a)に示すように，実験開始直後の pHは未洗浄脱スラグ，洗浄脱炭スラグ共に

Mg(OH)2の析出が起こる 9.5 以上となっていることが確認された。また図 3-7(b)に示すように，洗浄ス

ラグの Ca 濃度は未洗浄スラグと比較すると顕著に低く，実験期間中の 3 日間の濃度は人工海水の 1.5 倍

以内であった。未洗浄脱炭スラグの 3 日後のせん断強度は 6.0 kN/m2であり，3-3-1 で連続通水試験を行

った際と同程度まで固化が進行したが，洗浄スラグのせん断強度は 2.0 kN/m2に留まっていた。これよ

り，pHの上昇のみでは脱炭スラグの固化は起こらないことが示された。従って，脱炭スラグにおいては，

CaO が溶解することにより起こる Ca の供給及び pH 上昇が固化を引き起こす決定要因であることが示

された。加えて，CaO の溶出を抑制することは脱炭スラグの固化抑制に効果的であることが示唆された。             
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図 3-7 未洗浄脱炭スラグ及び洗浄脱炭スラグに循環通水した際の pH(a)，Ca 濃度(b)，ベーンせん断強

度の変化 
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3-3-3 潮下帯条件におけるおける脱リンスラグの固化挙動 

 図 3-8 に脱リンスラグを潮下帯に浸漬した際のベーンせん断強度及び間隙水 pHの経時変化を示す。図

3-8(a)に示すようにせん断強度は 1 回目と 2 回目共に，5 ヶ月後まで上昇を続け，5 ヶ月後には広島県の

天然の干潟(3.3 kN/m2)以上に達した。一方で，5 ヶ月以降も実験を継続した 2 回目の実験に関しては 7

ヶ月以降にせん断強度の低下が見られた。2 回目の実験では浮泥の除去を行わなかったことから，7 ヶ月

以降のせん断強度の低下は，浮泥の堆積により，スラグ間隙が酸化条件から徐々に還元条件になったこ

とでスラグ間隙に析出した物質の化学種の変化や溶解により引き起こされた可能性が考えられた。実際

に 10 ヶ月後の間隙水の ORP，pH は各々-463 mV，9.0 であり，潮下帯条件の浸漬で酸化鉄が析出して

いた場合には，鉄が還元され硫化鉄が生成する条件であった(Hayashi ら, 2014)。 

 また図 3-8(b)に示す間隙水 pH に関して，浮泥の除去を行った 1 回目は 1 ヶ月後に一時的に pH が 11

以上になったのに対し，浮泥の除去を行わなかった 2 回目は最高でも 10 以下に留まっていたことから，

浮泥中の有機物により pHの上昇が緩和された可能性が考えられた。間隙水 pHは 1ヶ月目以降，1回目，

2 回目共に低下し続け，4 ヶ月以降は 9 以下まで低下していることから，脱リンスラグの場合，海水の交

換が行われにくい潮下帯でも，数カ月で海水の pHを著しく上昇させるようなアルカリ溶出は起こらなく

なることが示された。 
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図 3-8 脱リンスラグを潮下帯条件にて海水に浸漬した際のベーンせん断強度(a)及び間隙水 pH(b)の経

時変化 

 

 図 3-9に潮下帯条件にて海水に浸漬 5ヶ月後の脱リンスラグの粒子接着部のSEM画像及び元素マッピ

ングを示す。SEM 画像では 2 つのスラグ粒子及びその間隙に析出物が存在することが示されている。元

素マッピングより，スラグ間隙の析出物には Fe，O，Mgが含まれることが分かった。表 3-1 に示すよう

に脱リンスラグに含まれる Mg，Fe は各々2.7%，13.5%である。ここで，図 3-9 の各元素のマッピング

の色を見ると，析出物の Mg 濃度は脱リンスラグと同等かそれ以下であるのに対し，Fe の濃度はスラグ

表面よりも高くなっていることから，析出物中には Mgよりも Fe のほうが著しく多く含まれていること

が分かる。これより，潮下帯条件にて海水に浸漬した場合の脱リンスラグの固化の原因物質は 3-3-1 と同

様に酸化鉄であることが示された。よって 7 ヶ月以降に起こったせん断強度低下の原因は ORP の低下に

よる鉄の化学種の変化である可能性が示された。 
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図 3-9 潮下帯条件海水に浸漬 5 ヶ月後の脱リンスラグの粒子接着部の SEM 画像及び元素マッピング 

 

3-3-4 潮下帯条件における脱リンスラグの固化と脆化のメカニズム 

 図 3-10 に酸化条件-酸化条件(コントロール)及び酸化条件-還元条件におけるベーンせん断強度と ORP

の経時変化を示す。両系列とも，酸化条件(ORP: 39~96 mV)において海水をかけ流すことで経時的にせ

ん断強度が上昇しており，海水の掛け流しを停止した 22 日後のせん断強度は共に約 4 kN/m2となった。

22 日後に固化した脱リンスラグを ORP 無調整の海水(コントロール)あるいは ORPを-300 mV に調整し

た海水に各々浸漬することで酸化条件あるいは還元条件下に晒した。23~25 日の ORP は酸化条件で

-66~73 mV，還元条件で-399~-230 mV と各々酸化あるいは還元状態が維持されていることが確認された。

還元条件の海水に浸漬した脱リンスラグのせん断強度は急激に低下したのに対し，酸化条件(コントロー

ル) ではせん断強度が低下しなかったことから，ORP が酸化条件から還元条件へと変化したことにより，

一度固化した脱リンスラグの強度が低下したことが確認された。加えて図 3-11 に示すように ORP を低

下させたことにより，固化していた脱リンスラグの表面が鉄錆色から黒色へと変化していることから，

せん断強度の低下は鉄の形態変化によるものであることが示唆された。 

 

 



47 

 

 

図 3-10 酸化条件-酸化条件及び酸化条件-還元条件におけるせん断強度(a)と ORP(b)の経時変化 

 

         

図 3-11 海水通水停止時(a)及び還元条件に浸漬 1 日後の脱リンスラグの表面写真(b) 

 

実験前の脱リンスラグ，海水通水後(実験開始 22 日後)の脱リンスラグ粒子間の結着物質，還元条件に

晒して 1 日後(実験開始 23 日後)の脱リンスラグ粒子間の結着物質のメスバウアースペクトルを図 3-12

に示す。 
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実験前の脱リンスラグの 298K におけるメスバウアースペクトルは，2 組のダブレットと 3 組のセクス

テットから成ることが示された(図 3-12(a))。四極分裂の大きなダブレットは Fe2+によるピーク(相対面積

55%)であった。四極分裂の小さなダブレット(相対面積 28%)は異性体シフト値(0.85 mm/s)が典型的Fe2+

と Fe3+の中間であることから超常磁性の微細なマグネタイトのピークであることが示された。また，3

組のセクステットは磁気分裂の小さい順に，α-Fe によるピーク(相対面積 5%)，Fe2.5+によるピーク(相対

面積 4%)，Fe3+によるピーク(相対面積 8%)であった。これらの結果より，脱リンスラグ中の Fe は主に

Fe2+として存在し，一部がマグネタイトと α-Fe として存在することが確認された。 

 海水通水後(実験開始 22 日後)の脱リンスラグ粒子間の結着物質のメスバウアースペクトルは 298K に

おいて1組のダブレットのみから成り，78Kではこのダブレット(相対面積85%)と1組のセクステット(相

対面積 15%)から成っていた(図 3-12(b))。298K 及び 78K におけるダブレットの異性体シフト値(298K: 

0.37 mm/s，78K: 0.47 mm/s)と四極分裂値(298K: 0.65 mm/s，78K: 0.67 mm/s) が以前に報告された γ- 

FeOOH とほぼ同様であり，78K においては以前に報告された γ- FeOOH と同様の形状のセクステット

が出現したことから酸化条件でスラグ間隙に析出した物質は主に γ-FeOOH であることが示された

(Kamirura ら, 2002)。 

 固化後の脱リンスラグを還元条件下に晒すことにより，表面の色が赤褐色から黒色へと変化したこと

から(図 3-11)，析出した γ-FeOOH が FeO や Fe(OH)2，FeS2等へ還元されたことが示唆された。図 3-12(c)

に示すように，還元条件に晒して 1 日後(実験開始 23 日後)の脱リンスラグ粒子間の結着物質の 78Kにお

けるメスバウアースペクトルには，Fe2+由来のダブレット(IS=1.28 mm/s, QS=2.85 mm/s)が出現してい

ることから，還元条件に晒すことで γ-FeOOH が還元したことが示唆された。pHが 7.96~8.11，ORP が

-399~-230 mV (図 3-10(b))の条件において Fe2+が生成することは鉄の電位 -pH 図と矛盾しない

(Rayner-Canham ら, 2010)。これらのことから，還元条件に晒すことによる鉄の還元は確認されたもの

の，γ-FeOOH 由来のダブレット (IS=0.46 mm/s, QS=0.67 mm/s)とセクステット (IS=0.69 mm/s, 

QS=-0.48 mm/s)も残っていた(図 3-12(c))。γ-FeOOH の還元後に生成した可能性のある物質の 1 つとし

てパイライトが挙げられるが，パイライトは γ-FeOOH のダブレットとほぼ同じメスバウアーパラメータ

を持つことが報告されている(那須, 2005)。海水通水後の脱リンスラグ粒子間の結着物質及び還元条件に

晒して 1 日後の脱リンスラグ粒子間の結着物質の S K-edge の X 線吸収微細構造スペクトルの分析を行

い，還元条件に晒すことでパイライトが生成しているかどうか確認を行った。 
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図 3-12 実験前の脱リンスラグ(a)，海水通水後の脱リンスラグ粒子間の結着物質(b)，還元条件に晒して

1 日後の脱リンスラグ粒子間の結着物質(c)のメスバウアースペクトル 

 

図 3-13 に海水通水後(実験開始 22 日後)及びその後還元条件に晒して 1 日後(実験開始 23 日後)の脱リ

ンスラグ粒子間の結着物質(a)及び標準物質(b)の S K-edge の X 線吸収微細構造スペクトルを示す。図

3-13(a)より，海水通水後(実験開始 22 日後) の脱リンスラグ粒子間の結着物質のスペクトル(i)には 2482 

eV 付近に 1 つのピークが確認された。過去の研究より 2481.7 eV のピークは硫酸塩の存在を示すことが

報告されている(McKeown ら, 2004)。よって，海水通水後の試料には硫黄として硫酸塩のみが含まれて

いることが確認され，この硫酸塩は試料中に含まれる海水に由来すると考えられた。 

一方で，還元条件に晒して 1 日後の脱リンスラグ粒子間の結着物質のスペクトル(ii)は海水通水後より

も，より強い硫酸塩のスペクトルを示した。2490 eV 付近のピークは，硫黄の化学状態の感度は低いが，

そのピーク強度から硫黄の濃度の測定が可能である。海水通水後及び還元条件に晒して 1 日後の測定試

料の量は全く同じではないが，還元条件に晒した試料は海水通水後と比較して約 4 倍の硫黄を含有して

いることが示された。還元条件に晒した試料はピーク位置より，硫酸塩，亜硫酸塩，チオ硫酸塩，硫黄

単体， 硫化物が含まれている可能性が考えられた(McKeown ら, 2004; Kimら, 2014)。よって，図 3-13(b)

に示す基準スペクトルを用いてフィッティングによる解析を行ったところ，還元条件に晒した試料中の

硫黄はモル分率で硫酸塩 24%，チオ硫酸塩 36%，硫黄単体 40%で構成されていることが明らかとなった。

これらの結果より，還元条件に晒した試料のメスバウアー分析で検出されたダブレット(図 3-12(c)) 

(IS=0.46 mm/s, QS=0.67 mm/s)はパイライトでは無く，γ-FeOOH のものであることが確認された。 

 海水通水後の試料を還元条件に晒すことでスラグ表面の色が赤褐色から黒色へと変化した原因は

γ-FeOOH の還元により，二価の鉄酸化物が表面に生成したためであると考えられた。メスバウアー分析

と X 線吸収微細構造スペクトル分析の結果から，脱リンスラグの固化原因物質は γ-FeOOH であり，還

元条件に晒すことでその一部が還元され二価の鉄酸化物が生成したことが明らかとなった。本研究では，

二価の鉄酸化物の特定は行わなかったが，鉄酸化物中の Fe2+は Fe3+よりも容易に海水中に溶出する。よ

って，潮下帯に浸漬した脱リンスラグのせん断強度が，一度上昇した後低下する原因は固化後に還元条
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件となることで，γ-FeOOH の還元に続き，Fe2+の溶出が起こったためであることが示された。 

 

 

 

図 3-13 海水通水後(実験開始 22日後)及びその後還元条件に晒して 1日後(実験開始 23日後)の脱リンス

ラグ粒子間の結着物質(a) ((i) 海水通水後の脱リンスラグ粒子間の結着物質; (ii) 還元条件に晒して 1

日後の脱リンスラグ粒子間の結着物質)及び標準物質(b)の S K-edgeの X 線吸収微細構造スペクトル 

 

3-4 結論 

本研究で用いた脱炭スラグ，脱リンスラグは共に，海水をかけ流すと経時的にせん断強度が上昇し，

最終的なせん断強度は広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)以上に達することが確認された。よって，これら

スラグを浅場再生材として利用する際には固化の抑制が必要であることが示された。 

本研究で用いた脱炭スラグは主に CaCO3，脱リンスラグは γ-FeOOH が間隙に析出してスラグ粒子を
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結着することで固化が起こっていることが明らかとなった。脱炭スラグの固化は Mg(OH)2の析出，間隙

水中への Ca の供給及び pH 上昇が全て揃うことで起こることが明らかとなり，CaO の溶出を抑制する

ことは脱炭スラグの固化抑制に効果的であることが示された。 

脱リンスラグを潮下帯条件でエージングした場合，間隙水 pH は数カ月で 9 以下まで低下していた。

よって，本研究で用いた脱リンスラグは，海水の交換が行われにくい潮下帯条件でも，数カ月で海水の

pH を著しく上昇させるようなアルカリ溶出は起こらなくなることが示された。また，本研究で用いた脱

リンスラグは潮下帯条件でのエージングでせん断強度が一時的に 5 kN/m2まで上昇するものの，浮泥が

堆積して ORP が低下する場所ではその後天然の干潟程度まで低下することが分かった。脱リンスラグの

せん断強度が一度上昇した後，低下する原因は固化後に還元条件となることで，γ-FeOOH の還元に続き，

Fe2+の溶出が起こったためであることが示された。 
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第 4 章 

脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化抑制方法の検討 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



55 

 

4-1 研究背景 

 3 章で述べたように，製鋼スラグは Ca の溶出に伴う周辺 pH の上昇や海水中の元素との反応によりせ

ん断強度の上昇を引き起こすが，生物には生息可能 pH や潜砂限界強度が存在するため製鋼スラグを浅場

再生材として使用し，生物を定着させるためには pH や地盤強度の上昇を低減する必要性がある(佐々ら, 

2009)。加えて，製鋼スラグはシルト分と有機炭素が不足しているため保水性が低く，栄養塩の保持が困

難であることも改善すべき課題となっている(Hollis ら, 1977; Rawls ら, 2003)。実際に広島県内の自然干

潟と人工干潟の比較調査の研究において，自然干潟と同じ特性を有する人工干潟を造るためにシルト分

の蓄積や保持は重要であることが示されている(Lee ら, 1998)。 

本研究においてはこれらの課題の改善策として粘土や有機物を多く含有する浚渫土の添加を考えた。

これまでにも浚渫土を用いた干潟再生に関する研究が行われてきた(上野, 2005; 中野ら, 2008; 金山ら, 

2008)。これらの研究より，シルト及び有機物源となる浚渫土を加えて人工干潟を造成すると天然干潟と

同様の生物多様性が示され，浚渫土は干潟造成材として使用できることが報告されている(Nakai ら, 

2009)。浚渫土に含まれる粘土や有機物は陽イオン交換能を有するため，これにより製鋼スラグの pH 及

び強度上昇の低減を期待した(Nagaraj ら, 1969; 牧野, 1998)。実際，有機物を含有する土壌に石灰やセ

メントを添加すると有機物を殆どもしくは全く含有していない土壌と比較して，強度上昇がより小さく

なることも報告されている(Harveyら, 2010 )。加えて，浚渫土を添加することでスラグ粒子同士の接触

が低減されること，スラグ粒子間隙が浚渫土で充填されることにより，析出物質がスラグ粒子を架橋す

るのを阻害する効果も期待できる。 

製鋼スラグの中で最も生産量が多いものは脱炭スラグであり，製鋼スラグの利用という観点から脱炭

スラグの利用可能性を検証することは重要であるが，脱炭スラグは pH 上昇やせん断強度増加の原因とな

る遊離 Ca を脱リンスラグよりも多く含む(Okuda ら, 2014)。これに対し，製鋼スラグに CO2を供給する

とスラグの遊離 Ca である CaO が CaCO3に変化することが報告されており，予め CO2を用いて脱炭ス

ラグを炭酸化処理することで遊離 Ca の溶出を抑制できることが予期された(van Zomern ら, 2011; 

Santos ら, 2012; Change ら, 2013)。従って，遊離 Ca を特に多量に溶出し，固化の原因がアルカリ溶出

である脱炭スラグに関しては，pH やせん断強度の上昇抑制対策として，浚渫土の添加の他にスラグ自体

の炭酸化も行いその効果を検証した。また，アルカリ溶出以外が固化の原因である脱リンスラグに関し

ては，浚渫土の添加によるせん断強度の上昇抑制効果を評価した。 

 

4-2 実験方法 

4-2-1 実験材料 

脱炭スラグ及び脱リンスラグは 3 章と同じものを用いた。珪砂は 3 章で用いた脱リンスラグと同様の

粒度分布であるものを用いた。浚渫土（75 µm≦，IL=8.35%)は岡山県水島湾より採取した。 

 

4-2-2 各スラグの浚渫土添加量の検討   

 各々のスラグに対し浚渫土を乾重量で 0~20wt%添加して，混合した後ポリプロピレン製の容器

(ϕ12.5×8 cm)に詰めた(n=3)。同じスラグ，同じ浚渫土添加量のサンプル 3 個を 15 L の砂ろ過海水を満

たしたボックス型のコンテナ(41.2 ×31.3×13.6 cm)に 48 h 浸漬した。実験は 20±1℃で行った。スラグ

表面から 4 cm までのベーンせん断強度を浸漬直後及び 48 h 後に測定した。 
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4-2-3 脱炭スラグの炭酸化  

 スラグを炭酸化することでアルカリ溶出の抑制が可能であることは既往の研究により報告されている

が，その研究の多くは高温や高圧下あるいは湿条件における炭酸化である(van Zomern ら, 2011; Santos

ら, 2012; Muhammad ら, 2014)。浅場造成材には大量のスラグが必要であり，大量のスラグの炭酸化を

高温，高圧下や湿条件において行うと，エネルギーを多量に消費することや大量の高 pH 廃液の発生とい

った問題があるため，本研究では常温常圧下の乾燥気体中における炭酸化を検討した。 

 炭酸化は脱炭スラグ約 10 kg を通気可能な底板(ϕ 15 cm)を入れたピペット洗浄器(ϕ 15 cm ×60 cm)

に充填して，1 L/min の上向流にて CO2を通気させることにより行った。CO2の通気開始後経時的に重

量を測定し，重量が一定となった 3 h にて通気を停止した。その後，表面下 5 cmまでの層を 20 g 採取

し，JIS 法(日本工業標準調査会, 2005)に従って固液比 1:10 での溶出試験に供し，未処理の脱炭スラグと

比較して，pH上昇の抑制を確認することで，遊離 Ca の溶出が抑制されたことを確かめた。 

 

4-2-4 浚渫土添加あるいは炭酸化後の固化挙動  

 浚渫土を各々のスラグに対し乾重量で 8w%添加したもの及び炭酸化脱炭スラグに関して，3 章の各ス

ラグの固化挙動と同様のポリプロピレン製の容器を用いて，上向流にて砂ろ過海水(pH 7.98~8.11)を連続

的に供給することで，海水の連続通水によるエージングを行った。容器に入ったスラグの上部から深さ 4 

cm までのベーンせん断強度を実験開始直後及び経時的に測定して，浚渫土添加あるいは炭酸化による固

化抑制効果を調査した。また，ポリプロピレン容器上部からの排出水を採取し，流出水 pH 及び Ca 濃度

の測定を行った。 

 

4-2-5 浚渫土添加した脱リンスラグの潮下帯における長期的な固化挙動  

脱リンスラグ 85wt%浚渫土 15wt%(乾重量)の混合物，珪砂 100%をポリプロピレン製の容器(ϕ12.5×8 

cm)に詰め，屋外(広島県呉市阿賀マリノポリス)に設置した繊維強化プラスチックタンク(140×65×30 cm)

に設置し，海水を 1.00 L/min にて掛け流した。実験期間中のタンクの水位は 22 cm で一定とした。スラ

グ表面から 4 cm までのベーンせん断強度及びスラグ表面から 2 cm における間隙水 pH を 5 ヶ月以上追

跡した。実験は 2回行った。実験期間中の海水 pHは 1回目の実験で 7.80~8.50，2回目の実験で 8.00~8.45

であった。また，海水温は 1 回目の実験で 8.3~27.1℃，2 回目の実験で 7.2~28.9℃であった。なお，実

験を行ったタンクでは供給海水と共に，浮泥も流入し，時間の経過と共にスラグ表面に浮泥が堆積した。

1 回目の実験では浮泥の除去を行い 2 回目の実験では浮泥の除去を行わなかった。 

 

4-2-6 分析方法 

 せん断強度は高さが 4 cm，幅が 2 cmのベーンブレードとハンドベーンを(FTD10CN-S，FTD50CN-S，

誠研舎)用いて測定した。海水及び間隙水 pH，流出水 pH は pH 計(AS-212，アズワン)を用いて測定した。

海水及び間隙水の Ca 濃度は誘導結合プラズマ原子発光分光法(ICP)(720-ES，VARIAN)を用いて分析し

た。 
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4-3 結果と考察 

4-3-1 浚渫土添加量が固化抑制に与える影響  

図 4-1 に脱炭スラグ及び脱リンスラグに対し浚渫土を各々0~15wt%，0~20wt%添加した混合物を，海

水に浸漬した直後及び 48 h 後のベーンせん断強度を示す。脱炭スラグ，脱リンスラグ共に，浚渫土を添

加することで浸漬直後のせん断強度が低減したが，浚渫土混合量が 15%を超えるとせん断強度の低減効

果は低下した。浸漬直後のせん断強度の低減は，浚渫土とスラグとの滑り効果によるものであると考え

られた。一方で浚渫土混合率を増加させると，低減効果が低下した原因は滑り効果と浚渫土のスラグ粒

子間への充填による効果が逆転したためであると考えられる(Frost ら, 1999; 奥宮ら, 2001)。 

48 h 後に全ての試料のせん断強度が増加していたが，脱炭スラグ，脱リンスラグ共に浚渫土を添加し

た系列はせん断強度の上昇が低減されていた。しかしながら，いずれの試料のせん断強度も浸漬直後よ

り増加していたことから，浚渫土添加を行った場合も時間の経過と共にせん断強度が上昇すると考えら

れた。従って，浚渫土を添加した脱炭スラグ及び脱リンスラグに海水を連続通水させることで浚渫土添

加による長期的な固化抑制効果を検証した。脱炭スラグ，脱リンスラグ共に，固化抑制に効果的である

浚渫土混合率は 4~11%であることが示されたため，浚渫土添加後の固化挙動の追跡実験は浚渫土混合率

8%で行った。 
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図 4-1 浚渫土添加量が脱炭スラグ(a)及び脱リンスラグ(b)の固化抑制に与える影響 

 

4-3-2 脱炭スラグの炭酸化によるアルカリ溶出抑制  

 図 4-2(a)に CO2通気中のスラグの累積重量増加量の経時変化を示す。1 h 以降，脱炭スラグの重量は増

加しておらず，3 h の CO2通気により脱炭スラグ表面の CaO は見かけ上 CaCO3に転化できたことが推

定された。よって，炭酸化後のアルカリ溶出を溶出試験により，評価したところ，通気 3 h 後の脱炭ス

ラグ(炭酸化)の検液の pH は，未処理の脱炭スラグのものよりも明らかに低くなっており(図 4-2(b))，炭

酸化処理により pH の上昇が抑制されたことから, 遊離 Ca の溶出が抑制されていることが確認された。

よって，炭酸化した脱炭スラグに海水を掛け流して炭酸化による固化抑制効果の検証を行った。 
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図 4-2 CO2を用いた炭酸化処理における脱炭スラグの重量の変化(a)と 3 h 炭酸化処理した脱炭スラグ

の溶出試験検液の pHの変化(b)  

 

4-3-3 浚渫土添加及び炭酸化後の固化挙動  

図 4-3 に連続通水時の浚渫土添加，炭酸化脱炭スラグのベーンせん断強度及び流出水 pH の経時変化を

示す。3 章に示したように何も処理を行わない脱炭スラグのみの場合，7 日後にはせん断強度が計測が不

可能となる程に固化が進行したが，浚渫土添加を行うことでせん断強度の上昇が低減されることが確認

された。また，4-3-2 で述べた炭酸化処理によりアルカリの溶出を低減させた炭酸化脱炭スラグは海水を

通水してもせん断強度の上昇がほぼ起こらないまで固化が抑制された。炭酸化脱炭スラグに浚渫土を添

加した場合は，スラグ間隙の透水性の低下により固化が進行する可能性も考えられたが，炭酸化脱炭ス

ラグのみの場合と同様にせん断強度の上昇は見られなかった。これより，炭酸化処理は脱炭スラグのせ

ん断強度上昇抑制に有効であることが示された。加えて，実際に浅場造成材として用いる際，スラグに

はシルト分や栄養塩が不足していることから浚渫土添加が必要であると考えられるが，炭酸化脱炭スラ

グは浚渫土を添加した場合もせん断強度が上昇しなかったことから，干潟や藻場の造成材としての利用
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が期待された。なお，何も処理を行わない脱炭スラグのみの実験開始時の流出水 pH は 10 以上に達する

のに対し，固化がほぼ起こらなかった炭酸化スラグ及び浚渫土を添加した炭酸化スラグは 9 以下であっ

たことから， pHの上昇を抑制することでせん断強度の上昇が低減されたことが示唆された。 

 

 

 

図 4-3 連続通水時の浚渫土添加，炭酸化脱炭スラグのベーンせん断強度(a)及び流出水 pH(b)の経時変化 

 

図 4-4 に連続通水時の浚渫土添加脱リンスラグのベーンせん断強度及び流出水 pHの経時変化を示す。   

 脱リンスラグのみの場合と比較して，脱リンスラグに浚渫土を添加するとせん断強度の上昇が低減さ

れることが確認された。また，脱リンスラグのみと浚渫土を添加した場合の流出水 pH は共に 9 以下で

大きな違いが無いこと，3 章で示したように脱リンスラグの固化原因が酸化鉄の析出(図 3-5)であること

から，浚渫土添加により脱リンスラグの固化が抑制されるのは ，スラグ間隙に浚渫土が充填することで

スラグ粒子間の酸化鉄のブリッジ形成が阻害されるためであると推測された。浚渫土を添加した脱リン
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スラグの粒子間隙の SEM 画像及び各元素のマッピングを図 4-5 に示す。浚渫土の主成分は Si であるた

め，図 4-5 中のスラグ間隙において Si が存在している場所は浚渫土が充填している。浚渫土が充填して

いる場所の Fe の濃度が低く，浚渫土が充填していない部分にスラグ粒子を架橋するような Fe の析出が

みられることからも，浚渫土によるスラグ間隙の充填により，スラグ間隙における酸化鉄の析出が阻害

されていることが示された。 

 

 

図 4-4 連続通水時の浚渫土添加脱リンスラグのベーンせん断強度(a)及び流出水 pH(b)の経時変化 
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図 4-5 浚渫土を添加した脱リンスラグの粒子間隙の SEM 画像及び各元素のマッピング 

 

4-3-4 浚渫土添加した脱リンスラグの潮下帯における長期的な固化挙動  

図 4-6に浚渫土を添加した脱リンスラグを潮下帯に浸漬した際のベーンせん断強度の経時変化を示す。 

3 章でも述べたように脱リンスラグのみの場合のせん断強度は経時的に上昇し，最大で 5 kN/m2とな

ったのに対し，浚渫土を添加した場合は 1回目及び 2回目の実験共に，実験期間中のせん断強度は 0.4~1.6 

kN/m2であり，常に広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2以下)の範囲内を維持していた。これより，潮下帯条

件下では，脱リンスラグに浚渫土を添加することで長期的な固化抑制が可能であることが示された。加

えて，1 回目及び 2 回目の実験共に，浚渫土を添加した脱リンスラグのせん断強度が硅砂と常に同程度で

あったことから，潮下帯条件下では，脱リンスラグに浚渫土を添加することで酸化鉄のブリッジ形成に

よるスラグ粒子同士の結着に起因する固化がほぼ抑制されていることが確認された。 
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図 4-6 浚渫土を添加した脱リンスラグを潮下帯に浸漬した際のベーンせん断強度の経時変化 (a) 1回目 

(b) 2 回目 

 

図 4-7 に浚渫土を添加した脱リンスラグを潮下帯に浸漬した際の間隙水 pH の経時変化を示す。1 回目

の実験において脱リンスラグのみの場合の間隙水 pH は最高で 11 を超えるのに対し，浚渫土を添加した

場合は最高で 9.5 であった(図 4-7(a))。一方で 2 回目の実験では脱リンスラグの間隙水 pH は最高で 9.7

であったのに対し，浚渫土を添加した場合は 9.2 であった(図 4-7(b))。これより，潮下帯においては，脱

リンスラグに浚渫土を添加することで pH の上昇も抑制されることが示された。また，2 回目の間隙水

pH が 1 回目と比較して相対的に低くなった。この理由は，3 章でも述べたように，1 回目は試料表面に

堆積した浮泥の除去を行ったのに対し，2 回目は行わなかったため，浮泥中の有機物により間隙水 pH の

上昇が緩和された可能性が考えられた。 
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図 4-7 浚渫土を添加した脱リンスラグを潮下帯に浸漬した際の間隙水 pHの経時変化 (a) 1 回目 (b) 2

回目 

 

4-4 結論  

浚渫土添加を行うことで脱炭スラグ，脱リンスラグ共にせん断強度上昇の抑制が可能であることが示

された。 

固化の原因が Ca の析出であり，アルカリ溶出が著しい脱炭スラグに関しては，炭酸化を行うことでア

ルカリ溶出の低減が可能であることが確認された。炭酸化した脱炭スラグは海水を掛け流してもせん断

強度の上昇がほぼ起こらないほど固化が抑制され，炭酸化は脱炭スラグの固化抑制に非常に効果的であ

ることが示された。また，スラグにはシルト分が不足していることから実際に使用する際には浚渫土の

添加が必要であるが，一方で炭酸化脱炭スラグに浚渫土を添加することで透水性が低下して固化が進行

することが懸念された。実際に確認を行ったところ，炭酸化脱炭スラグに浚渫土を添加した場合もせん

断強度が上昇しなかったことから，アルカリ溶出が著しい脱炭スラグも炭酸化処理することで干潟や藻

場の造成材として利用できる可能性が示された。 
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固化の原因が酸化鉄の析出であり，アルカリ溶出が脱炭スラグと比較して少ない脱リンスラグは，浚

渫土添加を行うことで，海水を 2 週間掛け流した際のせん断強度が広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)以下

となったため，浚渫土添加のみで浅場造成材として利用できる可能性が示された。浚渫土添加した脱リ

ンスラグを潮下帯条件下で長期的にエージングした場合のせん断強度は，固化を起こさない硅砂とほぼ

同じであった。よって，脱リンスラグに浚渫土を添加することにより潮下帯においては，化学反応によ

るせん断強度上昇をほぼ抑制可能であることが示された。 
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第 5 章 

脱リンスラグに浚渫土を混合した土壌を用いて 

造成した人工干潟の底質環境の評価 
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5-1 研究背景 

 珪酸塩は沿岸域の海洋における食物連鎖の基部に位置する珪藻にとって不可欠な物質であり，酸化鉄

は一次生産者の光合成や呼吸の電子伝達に不可欠である(Geider ら, 1994; Armbrust, 2009)。従って，こ

れらの化学物質は海域における一次生産者を支えている(Geider ら, 1994; Dugdale ら, 1998)。製鋼スラ

グは珪素と鉄を豊富に含んでいることから，沿岸域の海洋生産性を向上させる有望な材料として期待さ

れている。 

 製鋼スラグから作成した人工岩は大型藻類及び固着生物の着底基盤として作用し，鉄，リン，珪素の

供給が可能であることから，スラグは一次生産の増加，藻場の造成を行う上で重要な材料である

(Nakamura ら, 1998; 沼田ら, 2002; Miyata ら, 2009)。粒状のスラグと炭酸化した粒状スラグの二種類

の製鋼スラグで作成した土壌は，これらのスラグ粒子の特定の表面構造がアマモの地下茎の固定度合い

に影響を与えることでアマモ (Zostera marina)の活着力を上昇させた (Hizon-Fradejas ら , 2009a; 

Hizon-Fradejas ら, 2009b)。アマモ(Zostera marina)は空冷スラグや山砂に浚渫土を 10~20%混合した土

壌で成長可能であった(Hizon-Fradejas ら, 2009a; Hizon-Fradejas ら, 2010)。 

製鋼スラグへの浚渫土の混合は，地盤のせん断強度に影響を与え，浚渫土の比率を上昇させると地盤

が柔らかくなることが示されている(Malasavage ら, 2012)。従って，製鋼スラグと浚渫土の混合材は，

底生生物に馴染むと考えられ，沿岸域の底生生物の生息地を造成するための新たな材料として注目され

ている。 

 一次生産者は食物連鎖の基礎を形成することで消費者を支え，その種組成や生物量は動物の，特に表

在動物と草食動物の多様性に反映される(Castelholtz, 1961; Nicotri, 1977; Hunter ら, 1983; Klumpp ら

1989; Sommer, 1997; Sommer, 1999; Parker ら 2001; Deegan, 2002)。沿岸域では，植物プランクトン

や海草のみならず，底生の大型藻類と微細藻類も消費者であるマクロベントスを支える有機物の主な供

給源である(Roman ら, 1990; Kwak ら, 1997; Moncreiff ら, 2001; Kang ら, 2003; Quan ら, 2007)。 

過去の研究において脱リンスラグを海域に投入した場合，海水 pHが 9.7 まで上昇する場合もあること

が報告されている(原口ら, 2003)。一方で，3 章に示したように，海水の交換が行われにくい潮下帯条件

に脱リンスラグを浸漬した場合でも数カ月後には間隙水 pH が 9 以下まで低下することが確認されてい

る(図 3-8(b))。本研究では，潮下帯よりも，海水の交換が行われやすい干潟(潮間帯)を対象としているこ

とから，より早く間隙水 pH が低下することが期待された。また，3 章で示したように，脱リンスラグに

海水を連続通水した場合，酸化鉄が析出することで，固化が進行し，せん断強度が天然干潟以上(3.3 

kN/m2)に達するが，4 章で示したように浚渫土添加により固化の抑制が可能であることが明らかとなっ

ている(図 3-3(a)，図 4-4(a))。よって，本研究では，脱リンスラグを対象として人工干潟の造成材として

の評価を行うこととした。 

脱リンスラグと浚渫土の混合材を用いて人工干潟を造成し，物理化学的特性と共に一次生産者である

藻類，消費者であるマクロベントスの測定を行い生物の生息基盤として評価を行った。 

 

5-2 実験方法 

5-2-1 人工干潟造成材の調整 

 実験に用いた脱リンスラグの化学組成を表 5-1 に示す。この脱リンスラグにシルト含有率 8%となるよ

うに岡山県水島湾より採取した浚渫土(75 μm≦, IL=6.5%)を添加し，コンクリートミキサーを用いて混合
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した。なお，微細藻類及び大型藻類の群集組成は底質の粒径の影響を受けることが報告されているこか

ら，対照系には図 5-1 に示すような脱リンスラグと同粒径の硅砂(サンネット)に浚渫土を添加したものを

用いた(Sousa, 1979; Van de Koppel ら, 2001)。脱リンスラグ及び硅砂の比重は各々3.360，2.462 g/cm3であ

った。 

 

表 5-1 脱リンスラグの化学組成 [%-atm] 

 

 

 

図 5-1 脱リンスラグ及び珪砂の粒度分布 

 

5-2-2 干潟シミュレータ 

浚渫土を混合した 2 m3の造成材を用い，広島県呉市阿賀マリノポリス内に設置した干潟シミュレータ

(図 5-2)内に表面積 3.6 m2 の人工干潟を造成した。人工干潟の勾配は広島湾での観測データに基づき

3/100 とした(Ishii ら, 2008)。そして，干潟シミュレータを設置した施設の岸壁より約 20 m 沖合の底上

約 50 cm から採取した海水を導入しながら，12 h の潮汐周期にて干潟シミュレータを運転した。干潟シ

ミュレータ運転中，1 日のうち土壌表面が空気に晒される時間は，最も沖側で 0 時間，最も陸側で 10.8

時間であった。なお，波浪は過去に行われた人工干潟の造成実験を参考に造波装置を用いて周期 0.8 s，

波高 7 cm 未満にて再現した(Ishii ら, 2008)。満潮時及び干潮時の潮位はシミュレータの底部から各々

0.80 m，0.50 m とした。干潟シミュレータの運転期間は 2012 年の 6 月 25 日から 2013 年の 6 月 17 日

までの約 12 ヶ月間とした。本研究はマクロベントスの植種は行わず，海水からの供給のみに依存した。 

 

Ca Fe Si Mg Al その他

44 (29)a 30 (30)a 9 (16)a 7 (10)a 7 (11)a 4
a
括弧内の数値は標準偏差
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側面図 

 

上面図 

図 5-2 干潟シミュレータの概略図 

 

5-2-3 分析方法 

物理化学的特性として，各々の系列の中央部において土壌間隙水の pH，ORP 及びベーンせん断強度

を測定した。せん断強度は高さが 4 cm，幅が 2 cm のベーンブレードとハンドベーンを(FTD10CN-S，

FTD50CN-S，誠研舎)用いて測定した。海水及び間隙水の pH は pH 計(AS-212，アズワン)を用いて測定

し，ORP は ORP 計(PH-230SD，佐藤商事)を用いて測定した。間隙水は，人工干潟造成時に埋め込んだ

ポーラスメディア(ミズトールポット用，大起理化工業)を用いて深さ 1，5，10 cm にて採取した。5-3-1

で後述するが，脱リンスラグに浚渫土を添加した土壌のせん断強度は経時的に上昇した。固化原因物質

を確認するために，固化後のスラグ粒子をエポキシ樹脂で固定した後に，粒子中心部と粒子接着部を通

るように切断して，切断面を研磨した後，EPMA (JXA-8200，JEOL)を用いて，各元素のマッピングを

取った。 

 一次生産者として大型藻類及び微細藻類の測定を行った。大型藻類の種構成は，調査員 1 人が月 2 回，

1 つの系列につき 10 分間観察を行うことで調査した。また，大型藻類及び微細藻類のサンプリングを各々，

100 mm × 100 mm × 10 mm，10 mm × 10 mm × 5 mm のコドラートにて行った。これらのコド

ラートは各々の系列の 沖側(造波板から 0.8~1.4 m)，中央(造波板から 1.8~3.0 m)，陸側(造波板から

3.3~4.2 m)の 3 つの部分から採取した。サンプリングが藻類群集に与える外乱を軽減するために，全て

のコドラートは重なり合わないようにした。採取した土壌は 5%のホルマリン溶液で保存した。土壌から

大型藻類を分離し，乾燥させた後大型藻類全体のコドラート当たりの生物量を測定した。なお，大型藻

類種ごとの生物量の測定及び葉状体の計数は行わなかった。大型藻類のサンプリングは 2012 年の 10 月
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1 日から 2013 年の 3 月 13 日まで行い，微細藻類のサンプリングは 2012 年の 7 月 9 日から 2013 年の 2

月 28 日まで行った。マクロベントスの測定は毎月 100 mm×100 mm のコドラートに出現したマクロベ

ントスを計数することにより行った。物理化学特性の測定は 2012 年の 6 月 25 日から 2013 年の 6 月 17

日まで行った。 

 

5-3 結果と考察 

5-3-1 土壌の物理化学的環境 

 図 5-3 に各系列の間隙水 pH の経時変化を示すが，実験期間中の脱リンスラグの間隙水 pHは全ての深

さにおいて，常に硅砂よりも高い値となった。また，当初は潮汐による海水の交換でスラグから溶出し

たアルカリが徐々に系外に排出されることにより，pHが低下することを期待したが，深さ 1 cm及び 5 cm

は実験開始から 2 ヶ月後までは低下したものの，その後は海水の pH まで低下することなく 9 程度でほ

ぼ一定となった。さらに，深さ 10 cm の pH は，実験開始数日間は一時的に低下したもののその後上昇

し，3 ヶ月後には pH10 を超え，その後も低下は見られなかった。これらの脱リンスラグ系列の間隙水

pH は広島県の天然干潟(pH: 6.9~8.0)よりも明らかに高かった。脱リンスラグ系列において，いずれの深

さでも，間隙水 pHが低下しなくなった理由は後述するように，固化により透水性が低下して，海水の交

換が行われ難くなったためであると考えられた。実際に，12 ヶ月後は，ポーラスメディアから間隙水が

採取できないほど透水性が低下していたため，脱リンスラグ系列の 12 ヶ月後の間隙水 pH は測定してい

ない。なお，深さ 10 cm においてより pH が高くなったのは，せん断強度の上昇に伴う，透水性の低下

により，深部ではより海水の交換が行われ難くなったためであると考えられる。また，脱リンスラグ系

列では脱リンスラグの粒子同士が結着することで，土壌表面に凹凸が生じていたが(図 5-4)，透水性の低

下のためか，凹凸部分に複数の潮溜まりが形成されていることが確認された。 

 

 

図 5-3 各系列の間隙水 pH の経時変化 
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図 5-4 脱リンスラグ系列表面に形成された凹凸部分の写真 

 

 図 5-5 に各系列のせん断強度の経時変化を示す。珪砂系列は上下幅は大きいものの経時的なせん断強

度の上昇は見られなかったが，広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)よりも高い値となった。この原因として，

造波部から，人工干潟土壌までの距離が常に 0.3~4.8 m と近く，波打ち際が潮汐により移動する実際の

干潟よりも強い力が長時間にわたり掛かったことによる締固めが起こった可能性が考えられた。脱リン

スラグ系列のせん断強度は経時的に上昇し，最終的には広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)の約 3 倍程度ま

で上昇した。脱リンスラグには鉄が豊富に含まれており(表 5-1)，3 章で示したように海水中では脱リン

スラグ粒子の間隙に酸化鉄が析出することが確認されている(Okuda ら, 2015)。加えて，図 5-6 に示すよ

うに，脱リンスラグ系列の土壌表面に赤褐色の析出物が見られることから人工干潟においても酸化鉄の

析出が固化の原因となったことが示唆された。実際に，固化した土壌の粒子断面の元素マッピングを取

ったところ(図 5-7)スラグ粒子間に架橋するように Fe と O が分布していることが確認され，一方でスラ

グ間隙に Ca と Mg は存在しなかったことから，脱リンスラグ系列でせん断強度が上昇した原因は酸化鉄

の析出であることが示された。また，潮下帯においてエージングを行った場合 (3 章: 脱リンスラグ，4

章: 浚渫土を添加した脱リンスラグ) と比較してせん断強度がより上昇したのは，干潮時に空気に晒され

ること，実験期間中の間隙水のORPが高く維持(ORP: -62~205 mV)されていたためであると考えられた。

従って，潮間帯において脱リンスラグの固化を抑制することは困難であることが示唆された。 
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図 5-5 各系列のせん断強度の経時変化 

 

 

図 5-6 脱リンスラグ系列の土壌表面の画像 
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図 5-7 脱リンスラグ系列固化土壌の SEM 画像及び元素マッピング 

 

5-3-2 大型底生藻類及び底生微細藻類 

大型藻類は 3 ヶ月後(10 月)まで出現せず，10 月 2 日に初めて脱リンスラグ系列で Ulva conglobata と

Ulva pertusa の芽が確認され，このとき硅砂系列では Ulva pertusa のみが確認された(表 5-2)。これら

の 2 種の藻類種は実験期間を通じて常に確認された。10 月 2 日から 3 月 6 日までの間(254 日間)，人工

干潟において 8 種類の大型藻類が確認された。そのうち 4 種は緑色植物(Ulva conglobata, Ulva pertusa, 

Ulva compressa, Ulva prolifera)であり，1 種が褐藻(Colpomenia sinuosa)，3 種が紅色植物(ウシケノリ

科が1種類，テングサ科が1種類，その他の科が1種類)であった。脱リンスラグ系列では，Ulva conglobata, 

Ulva pertusa, C. sinuosa，テングサ科の 1 種，紅色植物門の 1 種(科は不明) の計 5 種類の大型藻類が確

認された。これに対し，硅砂系列では，Ulva pertusa, Ulva compressa, Ulva prolifera, ウシケノリ科の

1 種の計 4 種類の大型藻類が確認された。海水中で大型藻類は主に岩の上で成長するが，いくつかの大型

藻類種は干潟にも出現する(Richardson, 1979; Soulsby ら, 1982)。また，基盤の安定度により大型藻類の

種構成は異なることが報告されている(Sousa, 1979)。例えば，Ulva 属は外乱の回数が多い小岩で優先種

となるが，紅藻類は外乱が少ない大きな岩の上でよく成長する(Sousa, 1979)。人工干潟では脱リンスラ

グ系列及び硅砂系列共に，Ulva 属の種が大型藻類の優先種であった。Ulva 属は下水の排出により著し

く増殖するため，本研究で用いた自然海水が富栄養状態であったことが推測される(Wilkinson, 1963; 

Sawyer, 1965; Portsmouth Polytechnic, 1976; Montgomery ら, 1981)。実験開始 98 日後までの両系列

の大型藻類の重量は芽の密度が低かったため，ほぼ 0 mg/cm2であったが，154 日以降の乾燥重量は脱リ

ンスラグ系列の方が硅砂系列よりも常に大きくなった(表 5-3)。実験期間中における脱リンスラグ系列の

大型藻類の平均乾燥重量(4.153 mg /cm2)は硅砂系列(0.0034 mg/ cm2)の約 1223 倍であり，硅砂系列より
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も顕著に大きかった。 

 

表 5-2 各系列で観測された大型藻類 

 

 

表 5-3 各系列の大型藻類の乾燥重量 

 

 

 人工干潟において微細藻類として，少なくとも珪藻類の 26 属 29 種，藍藻類の 3 属 3 種，黄藻類の 2

属 2 種，ハプト藻類の 1 種が確認された。脱リンスラグ系列における微細藻類群集は少なくとも珪藻類

の 22 属 25 種，藍藻類の 1 種，黄藻類の 1 種，ハプト藻類の 1 種から構成されていた。硅砂系列におけ

る微細藻類群集は少なくとも珪藻類の 21 属 26 種，藍藻類の 3 属 3 種，黄藻類の 1 種から構成されてい

た。脱リンスラグ系列に出現した微細藻類種の総数(28 種)は硅砂系列(30 種)と同程度であり，両系列の

微細藻類の属数は同数(25 属)であった。両系列において珪藻類に属する 4 種類が最も多かった。脱リン

スラグ系列と硅砂系列間において，4 種類の藻類の各々の属や種の比率に顕著な違いは見られなかった 

(Fisher’s exact test; p = 0.81 種，p = 0.80 属) 。表 5-4 に示すように，少なくとも 6 種類の微細藻類，

すなわち珪藻類の 4 種(Synedra spp., Cymatopleura solea, Skeletonema costatum, Odontella sp.)，黄

藻類の 1 種(Distephanus speculum)，ハプト藻類の 1 種が脱リンスラグ系列のみで確認された。また，

測定日
経過

時間 [日] P Si P Si P Si P Si P Si P Si P Si P Si

2-Oct 99
19-Oct 116
29-Oct 126
20-Nov 148
5-Dec 163
18-Dec 176
8-Jan 197
1-Feb 221
20-Feb 240
6-Mar 254

22-Mar 270
4-Apr 283
14-Apr 293
30-Apr 309

14 0 14 14 0 13 0 13 7 0 0 7 8 0 7 0

Another
Rhodophyta

family

観測回数

P…脱リンスラグ系列

Si…硅砂系列

Ulva
conglobata

Ulva
 pertuna

Ulva
 compressa

Ulva
prolifera

Colpomenia
 sinuosa

Bangiaceae Gelidiaceae

スラグ 硅砂

1-Oct 98 0.00±000 0.00±000
26-Nov 154 4.28±3.81 0.00±000
5-Dec 179 3.36±2.65 0.00±000
23-Jan 212 7.91±5.78 0.00±001
15-Feb 235 2.70±1.22 0.00±000
13-Mar 261 6.67±3.68 0.02±0.03

測定日
経過

時間 [日]
乾燥重量 [mg/cm2]
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少なくとも 6 種類の微細藻類，すなわち珪藻類の 4 種(Eucampia zodiacus, Hyalodiscus stelliger, 

Thalassionema nitzschioides, Cyclotella spp.)，藍藻類の 1 種(Aphanocapsa sp.)，黄藻類の 1 種

(Dictyocha fibula)が硅砂系列のみで確認された。 

図 5-8 に微細藻類の平均密度の経時変化を示す。脱リンスラグ系列及び硅砂系列の微細藻類の最高密

度は各々2.424×106 cm−3，2.438 ×106 cm−3であり，共に実験開始 14 日後に観測された。実験期間中全

体の両系列の微細藻類の平均密度に顕著な差は見られず，両系列の微細藻類の生物量は同等であること

が示された。実験期間中，両系列の微細藻類の平均密度は経時的に減少した。実験期間中の 10 回のサン

プリングのうち 7 回は脱リンスラグ系列と硅砂系列の最優占種が同じであった(表 5-5)。Nitzschia 

longissima，Nitzschia spp.，Melosira spp.，Navicula spp.は脱リンスラグ系列と硅砂系列の両方に共

通する優占種であった。 
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表 5-4 各系列で観測された微細藻類 

(a) 脱リンスラグ系列 

 

 

(b) 硅砂系列 

 

 

Chrysophyceae Haptophyceae

測定日

経過
時間

[日]

Synedra
spp.

Cymatopleura
solea

Skeletonema
costatum

Odontella
 sp.

Distephanus
speculum Haptophyceae

9-Jul 14
23-Jul 28
4-Aug 40
7-Sep 74
1-Oct 98
1-Nov 129

30-Nov 158
28-Dec 186
24-Jan 213
28-Feb 248

Bacillariophyceae

Cyanophyceae Cahrysophyceae

測定日

経過
時間

[日]

Eucampia
zodiacus

Hyalodiscus
stelliger

Thalassionema
nitzschioides

Cyclotella
spp.

Aphanocapsa
sp.

Dictyocha
fibula

9-Jul 14
23-Jul 28
4-Aug 40
7-Sep 74
1-Oct 98
1-Nov 129

30-Nov 158
28-Dec 186
24-Jan 213
28-Feb 248

Bacillariophyceae
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図 5-8 各系列の微細藻類細胞の平均密度 

 

表 5-5 各系列の優占種 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

最優占種 第2優占種 第3優占種 最優占種 第2優占種 第3優占種

9-Jul 14 Nitzchia
 longissima

Ceratoneis
 closterium

Nitzchia  spp. N. longissima Nitzchia  spp. Navicula  spp.

23-Jul 28 Bacillaria
 paxillifer  and

Navicula  spp. N. longissima Navicula  spp. N. longissima Nitzchia  spp.

Nitzchia  spp.
4-Aug 40 Melosira  spp. Nitzchia  spp. Navicula  spp. Melosira  spp. Navicula  spp. Nitzchia  spp.
7-Sep 74 Melosira  spp. Nitzchia  spp. Navicula  spp. Melosira  spp. Nitzchia  spp. Fragilaria  spp.
1-Oct 98 Navicula  spp. Cymbella  spp. Nitzchia  spp. Navicula  spp. Cymbella  spp. Nitzchia  spp.
1-Nov 129 Navicula  spp. Cymbella  spp. Achnanthes  spp. Navicula  spp. Pennales Cymbella  spp.

30-Nov 158 Navicula  spp. Melosira  spp. Achnanthes  spp. Navicula  spp. Cymbella  spp. Aphanocapsa  sp.
28-Dec 186 Melosira  spp. Nitzchia  spp. Pleurosigma spp. Nitzchia  spp. Melosira  spp. Pleurosigma  spp.

24-Jan 213 Melosira  spp. Nitzchia  spp. Melosira
sulcata

Melosira  spp. Nitzchia  spp. M. sulcata

28-Feb 248 Nitzchia  spp. Melosira  spp. Skeletonema
 costatum

Navicula  spp. Nitzchia  spp. Melosira  spp.

測定日

経過
時間

[日]

スラグ 硅砂
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5-3-3 藻類の群集組成 

微細藻類の群集組成は再懸濁等の物理学的撹乱の影響を受ける(Cahoon, 1999)。土壌表面の安定性の

違いは，土壌粒子の移動性に関係する。脱リンスラグ系列では，5-3-1 で述べたように脱リンスラグの粒

子同士が結着し，経時的にせん断強度が上昇，即ち土壌粒子の移動性が低下したのに対し，硅砂系列で

は硅砂の粒子同士が結着することは無く，経時的なせん断強度の上昇も確認されなかったことから，脱

リンスラグ系列で起こったような土壌粒子の移動性の低下は起きていない。加えて，土壌粒子の移動性

は土壌粒子の比重の影響も受け，比重がより大きくなると土壌粒子の移動性は低下し，比重がより小さ

くなると土壌粒子の移動性は上昇する。脱リンスラグ(3.360 g cm−3)は硅砂 (2.462 g cm−3)よりも約 1.4

倍比重が大きい。従って，脱リンスラグと硅砂の粒子形状が同様であった場合，脱リンスラグ系列のほ

うがより土壌粒子の移動性が低い。よって，本研究における脱リンスラグ系列と硅砂系列間の微細藻類

の群集組成の違いは，両系列間の土壌表面の安定度合いの違いが一因と考えられる。 

大型藻類に関して，潮間帯において，せん断強度や土壌硬度(貫入抵抗)が上昇すると Ulva spp.のマッ

トも急激に増加することが報告されている(Tufail ら, 1989; Meadows ら, 1998)。従って，脱リンスラグ

系列において Ulva spp.の生物量が多いのは，脱リンスラグ系列において土壌のせん断強度が上昇したた

めである可能性がある。一方で，本研究では，脱リンスラグ系列において最も優占していた Ulva pertusa

や Ulva conglobata といった大型藻類は脱リンスラグ系列全体に分布していたことから，間隙水 pHが高

いことによる負の影響は無かったと考えられる。過去の研究で Ulva (U. lactuca)の 1 種の成長速度は海

水 pH が 7.5 から 9 に上昇した際に少し減少すること，pH が 9 を超えた際に急激に減少し，10 以上で

ほぼ 0 となることが報告されている(Frost-Christensen ら, 1990)。本研究において脱リンスラグ系列表

層部(深さ 1 cm)の間隙水 pHは概ね 9 前後であり，過去の報告と矛盾しない結果となった。また，Ulva (U. 

lactuca)の 1 種の増殖速度は栄養塩である PO4-P や NO3-N 濃度が高いと大きくなり，特に NO3-N 濃度

の影響を受けやすいことが報告されている(平山ら，2000)。しかしながら，実験期間中の脱リンスラグ系

列表層部(深さ 1 cm)の PO4-P や NO3-N 濃度は硅砂と同等かそれ以下であったため(硅砂系列：PO4-P 

0.9~2.2 μM，NO3-N 1.6~2.9 μM 脱リンスラグ系列：PO4-P 0.6~1.1 μM，NO3-N 0~0.3μM)，脱リンス

ラグ系列において Ulva spp.が著しく増殖した原因はこれらの栄養塩の濃度が，硅砂系列よりも高いこと

によるものでは無いことが示された。 

数種の藻類の生物量は，潮溜まりと他の底質とで異なることが報告されている(Metaxas ら, 1993)。

5-3-1 で述べたように脱リンスラグ系列においてのみ複数の潮溜りが出現していたことから，脱リンスラ

グ系列と硅砂系列における底生藻類群集の相違は，潮溜まりの有無が一因となっている可能性も考えら

れた。 

 

5-3-3 マクロベントス 

 図 5-9 に二枚貝類・軟甲類・腹足類の総個体密度の経時変化を示す。ここでは分析の都合上多毛類は

除外した。マクロベントスが初めて確認されたのは両系列共に実験開始 84 日後であり，その後 220 日ま

では系列間に差は見られなかったが，247 日以降は硅砂系列のほうが脱リンスラグ系列よりも二枚貝・

軟甲類・腹足類の総個体密度が大きくなった。実験期間中に出現した軟甲類・腹足類・二枚貝類の比率

を図 5-10 に示すが，脱リンスラグ系列では軟甲類と腹足類が共にほぼ 5 割を占めていたのに対し，硅砂

系列では軟甲類が 9 割以上を占めており，出現種の比率が大きく異なっていることが確認された。 
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軟甲類の個体密度の経時変化を図 5-11 に示す。実験開始 220 日目までは両系列とも個体数が少なく大

きな差は見られなかったが 247 日以降は硅砂系列の個体数の方が常に多くなった。両系列に出現した軟

甲類の大部分がヨコエビであった(硅砂系列 100%，スラグ系列 87%)。今回は詳細な種同定を行わなかっ

たが，ヨコエビには表在性種と埋在性種が存在することから，スラグ系列の個体数が硅砂系列よりも少

なかった理由として，スラグ系列の間隙水 pH 及びせん断強度の上昇が埋在性種の移入を阻害した可能性

が考えられた。 

腹足類の個体密度の経時変化を図 5-12に示すが実験期間中は常にスラグ系列の個体数の方が多くなっ

た。両系列に出現した腹足類のほぼ 100%がブドウガイであった(硅砂系列 100%，スラグ系列 99%)。ブ

ドウガイは表在性であるため，スラグ系列において土壌間隙水 pH が上昇しても定着が阻害されにくかっ

たと考えられた。加えて，ブドウガイは海藻を住処や餌とするため，5-3-2 で示したようにスラグ系列に

おいて大型藻類がよく増殖したことにより個体数が増加した可能性が考えられた。 

以上のことより，スラグ系列において藻類及びマクロベントスの移入が認められたことから脱リンス

ラグと浚渫土を混合して作成した土壌は生物の生息基盤として機能することが示された。一方で，間隙

水 pH やせん断強度の上昇は特に埋在性種の移入に悪影響を与える可能性があるが前述したように潮汐

により土壌の干出が繰り返される潮間帯において脱リンスラグの固化を制御することは困難であると考

えられることから脱リンスラグは潮間帯よりも潮汐の無い潮下帯への適用が適していると考えられた。 

 

 

図 5-9 二枚貝・軟甲類・腹足類の総個体密度の経時変化 
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図 5-10 実験期間中に出現した軟甲類・腹足類・二枚貝類の比率 

 

 

図 5-11 軟甲類の個体密度の経時変化 
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図 5-12 腹足類の個体密度の経時変化 

 

5-4 結論 

 脱リンスラグと浚渫土との混合土壌を人工干潟に用いた場合，潮下帯以上に酸化鉄の析出による固化

が進行し，最終的なせん断強度は広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)の約 3 倍程度まで上昇することが確認

された。人工干潟において潮下帯よりも固化がより進行した原因は，干潮時に土壌表面が空気に晒され

ることで酸化鉄の析出が促進されたためであると考えられ，潮間帯において脱リンスラグの固化を抑制

することは困難であることが示唆された。せん断強度の上昇と土壌の元素マッピング及び間隙水 pHの挙

動から脱リンスラグ系列では，酸化鉄の析出により徐々に透水性が低下したことが示唆された。脱リン

スラグ系列の最終的な間隙水 pH は，深さ 1~5 cmで 9 程度，10 cmで 10以上と天然干潟(pH: 6.9~8.0 広

島県の天然干潟)よりも明らかに高かった。 

 脱リンスラグ系列において，大型藻類は良く成長していたことから大型藻類では， 脱リンスラグによ

る間隙水 pH の上昇といった成長阻害因子よりも成長促進因子である安定した地盤の影響がより強いこ

とが示唆された。脱リンスラグ系列において藻類及びマクロベントスの移入が認められたことから脱リ

ンスラグと浚渫土を混合して作成した土壌は生物の生息基盤として機能することが示された。脱リンス

ラグに浚渫土を混合した土壌を用いて造成した人工干潟において，優占したマクロベントスは表在性種

であるブドウガイであった。この理由として，表在性種は埋在性種と比較して間隙水 pH やせん断強度の

影響を受けにくいこと，脱リンスラグ系列において大型藻類がよく増殖したことが考えられた。 
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第 6 章 

炭酸化脱炭スラグに浚渫土を混合した土壌を  

用いて造成した人工干潟の底質環境の評価 
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6-1 研究背景 

 沿岸域の再生に関する既往の研究では，製鋼スラグを用いた藻場・漁礁マウンドの造成や製鋼スラグ

を含む土壌を水槽に設置して海水を導入する実験が行われており，これらの例ではメイオベントスやマ

クロ・メガロベントスの着生が報告されている(鶴谷ら, 2005; 宮田ら, 2011)。但し，この実験に用いら

れた混合土での製鋼スラグの含有割合は 3~5 割程度であり，スラグを主体とした海砂代替材の評価は行

われていない。また，これらの研究で使用された製鋼スラグの種類は明らかにされていない。 

本研究では，製鋼スラグの中で最も生産量が多い脱炭スラグを浅場造成材の主体として利用すること

を考えた。2 章で述べたように，脱炭スラグは pH 上昇や固化の原因となる遊離 Ca を脱リンスラグより

も多く含む。従って，本研究では 4 章で述べた炭酸化により，スラグ表面の遊離 Ca を CaCO3へと変化

させることで Ca の溶出抑制をした脱炭スラグを用いることとした。また，製鋼スラグにはシルト分がほ

とんど含まれず，底生生物の基質ともなる有機物も全く含まれないため，これらの不足も，底生生物の

定着を妨げる。従って，製鋼スラグの利用においては遊離Caの溶出に伴うpHや固化を軽減すると共に，

不足するシルト分や有機物の供給も必要である。よって，4 章で述べたように，スラグに添加することで

固化抑制効果が期待でき，同時に，シルト分や有機物の供給源となる浚渫土の添加を行うことにした。

山砂に浚渫土を添加し，人工干潟の造成を行った例では，シルト分 5~25%の範囲において豊富なマクロ

ベントス相が出現したことが報告されている(Ishii ら, 2008)。また，干潟において底生生物の種数が多く

出現するとされるシルト・粘土の含有率が 5~20%であることも報告されている(篠崎ら, 2006)。 

従って，本研究では炭酸化した脱炭スラグに対し，浚渫土を乾重量で 5%添加した混合材料を用いて人

工干潟を造成し，物理化学的特性と底生動物の生残性を調査し，底生動物の生息基盤としての評価を行

った。 

 

6-2 実験方法 

6-2-1 人工干潟造成材の調整 

実験に用いた脱炭スラグの化学組成を表 6-1 に示す。通気可能な底板(46 cm×46 cm)を入れた 200 L

のビニール袋に脱炭スラグを約 300 kg充填し，底板から 5 L/minの上向流にてCO2を 36 h通気させた。

4-3-2 で行った炭酸化処理では，脱炭スラグ約 10 kg に対して CO2を 180 L 通気したが，本処理では 2

倍の 360 L を供給した。この際に温度調整は行わず，炭酸化中の脱炭スラグの温度は 30~73℃で推移し

た。36 h 後，表面下 5 cm までの層を採取し，CaCO3への転化を検証するため，熱重量質量分析及び溶

出試験を行った。熱重量-分析では熱重量・質量同時分析装置(TGA-DTA-PIMS, リガク)を用い，He 雰

囲気下にて昇温速度 10℃/min で 900℃まで処理物を加熱して重量減少と吸熱挙動を把握すると共に，熱

分解時の質量分析により CaCO3の生成を確認した。また，固液比 1:10 での溶出試験に供した結果，脱

炭スラグの溶出試験において検液の pH は 8.3 から 9.0 に上昇することを認めた。但し，この上昇幅は

CO2の更なる付加が生じない程度まで炭酸化処理した脱炭スラグ(図 4-2(b))と同程度であったため，36 h

の CO2通気により炭酸化処理した脱炭スラグを人工干潟の造成に用いた。 

 この脱炭スラグにシルト含有率 5%となるように岡山県水島湾より採取した浚渫土（75 µm≦，

IL=8.35%)を添加し，コンクリートミキサーを用いて混合した。なお，対照系では粒度分布が炭酸化した

脱炭スラグと同様となる様に珪砂 1 号と 3 号(サンネット)を 2：3 にて混合し，浚渫土を添加したものを

用いた。 
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表 6-1 脱炭スラグの化学組成 [mass%] 

 

 

6-2-2 干潟シミュレータ 

炭酸化脱炭スラグと浚渫土を混合した 2 m3の造成材を用い，広島県呉市阿賀マリノポリス内に設置し

た干潟シミュレータ(図 6-1)内に潮間帯の中央付近を想定した表面積 3.6 m2の人工干潟を造成した。人工

干潟の勾配は広島湾での観測データに基づき 3/100 とした(Ishii ら, 2008)。そして，干潟シミュレータを

設置した施設の岸壁より約 20 m 沖合の底上約 50 cm から採取した海水を導入しながら，潮間帯中部を

模して 4 h の満潮及び干潮状態を含む 12 h の潮汐周期にて干潟シミュレータを運転した。なお，波浪は

過去に行われた人工干潟の造成実験を参考に造波装置を用いて周期 0.8 s，波高 3 cmにて再現した(Ishii

ら, 2008)。満潮時及び干潮時の潮位はシミュレータの底部から各々0.8 m，0.24 mとし，造波は潮位 0.45 

m 以上の時のみ行った。 

人工干潟は 2013 年 10 月 11 日に造成し，5 日間の試運転期間を経て 2014 年 3 月 12 日までの約 5 ヶ

月間を運転期間とした。なお，秋から冬にかけての運転となったため，6-3-2 にて後述するように実験開

始後から水温が下がった(図 6-2)。約 2 ヶ月後において両系列ともマクロベントスの移入が認められなか

ったため，12 月 3 日にマクロベントスを植種した。広島県広島市の太田川放水路河口域の干潟にて，表

層 10 cmの土壌 60,000 cm3を採取し，1 mm にて篩分けたものを植種源として用いた(綿谷ら, 2008)。

この際，他のマクロベントスを捕食するカニ類は取り除いた。なお，植種源のマクロベントスでは二枚

貝類(55%)が最も多く，次いで軟甲類(36%)，多毛類(9.5%)，腹足類(0.2%)となった(表 6-2)。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ca Fe Si Mn Mg Al その他

44.5 32.1 11.7 5.6 3.7 1.8 0.6
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側面図 

 

上面図 

図 6-1 干潟シミュレータの概略図 

 

 
     図 6-2 実験期間中の海水温度 

 

6-2-3 分析方法 

物理化学的特性として，土壌間隙水の pH 及び土壌の固さの指標である土壌硬度を測定した。間隙水は，

人工干潟造成時に埋め込んだポーラスメディア(ミズトールポット用，大起理化工業)を用いて深さ 1，5，

10 cm にて採取した。また，土壌硬度は土壌硬度計(山中式)を用いて測定した。なお，今回 3，4 章で述

べたベーンせん断強度ではなく，より硬い土壌の強度が測定可能な土壌硬度を適用したのは 6-3-2 で述べ
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るようにスラグ系列において実験開始 1 ヶ月後にはせん断強度の測定が不可能となる程固化が進行した

ためである。一方，生物学的特性としてマクロベントスの生息密度と共に，二枚貝の殻長を測定した。

人工干潟の表層 10 cmの土壌を 33 ヶ所から 33,000 cm3採取して 1 mm にて篩分けた後，エタノールで

固定して実体顕微鏡を用いてマクロベントスを観察した。 

 

6-3 結果と考察 

6-3-1 炭酸化 

人工干潟の造成には 36 h 炭酸化処理した脱炭スラグを用いた。炭酸化処理前後の脱炭スラグの熱重量

-質量分析を行った結果，図 6-3 に示すように炭酸化処理前のスラグでは Ca(OH)2の脱水を示す 400℃付

近での吸熱(DTA 曲線)と重量の減少(TG 曲線)が認められた。これに対して炭酸化処理した試料では，こ

のような DTA，TG曲線の変化は認められなくなる一方で，600~700℃において CaCO3の脱炭酸を示す

吸熱(DTA 曲線)及び重量減少(TG 曲線)が現れた。さらに，この時に発生したガスを質量分析した結果，

CO2 を示すシグナル(m/z 44)が検出されており，CaCO3 への転化が明らかとなった。なお，この時の重

量減少率は約 2%であった。4-3-2 で述べた炭酸化では，約 10 kgのスラグに約 200 g (約 2%)の CO2が付

加しており，人工干潟の造成に使用する脱炭スラグも同程度に炭酸化処理されたことを認めた。しかし

ながら，6-3-2 にて後述するように本処理では pHの上昇は完全には抑制できていなかった。脱炭スラグ

の重量が変化しないまで炭酸化したにもかかわらず，pH が上昇した原因として，準安定である非晶質

CaCO3の生成が考えられた。 

炭酸カルシウムの多形体には非晶質 CaCO3，モノハイドロカルサイト，イカアイト，バテライト，ア

ラゴナイト，カルサイトの 6 種類がある。このうちカルサイトが安定相であり，それ以外は準安定相で

ある。準安定である非晶質 CaCO3は水中で溶解して pH を上昇させるが，この際に溶液中に十分な Ca2+, 

CO32-イオンが存在していた場合，溶解・析出を繰り返し，カルサイト結晶の形成・成長が起こる(Ozlem

ら, 2012)。Ca(OH)2の炭酸化を試みた例では，炭酸化は相対湿度が高いほど進行しやすいことが確認さ

れたが，最も好適とされた相対湿度 93%の CO2雰囲気下にて 24 h 炭酸化処理しても，非晶質 CaCO3が

残存したことが示されている(Ozlem ら, 2012)。一方，本研究では脱炭スラグを用いており Ca(OH)2と

は異なるが，相対湿度 0%の CO2ガスを用いており，非晶質 CaCO3が生成する条件であったことが考え

られた。よって，溶出試験の検液の pH が約 9 に至った原因として，脱炭スラグ表面の非晶質 CaCO3の

溶解に伴い，その内側にあった遊離 Ca が溶出した可能性が考えられた。このように，炭酸化処理によっ

て pH の上昇を完全に抑制することはできなかったが，人工干潟は 1 日に 2 回潮汐を繰り返し，6 時間お

きに海水の交換が起こるため，脱炭スラグから溶出した遊離 Ca は徐々に系外に放出される。よって潮汐

の繰り返しにより，干潟間隙水の pHは徐々に低下すると期待されたため，炭酸化処理した脱炭スラグを

人工干潟の造成に使用した。 
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図 6-3 CO2を用いた 36 h の炭酸化処理前後での脱炭スラグの重量減少(TG)-吸熱(DTA)曲線 

 

6-3-2 人工干潟の温度，間隙水 pH と土壌硬度 

 実験開始時の水温は，図 6-1-(b)に示すように概ね 23℃であったが，半月後以降に低下し始め，4 ヶ月

目には約 10℃となった。一方，スラグ系列の間隙水 pH は，深さ 1 cm において 9.8，深さ 10 cm におい

て 11.5 に至っており，深くなるほど高かった(図 6-4)。このように，pH の上昇は完全に抑制できなかっ

たが，未処理の脱炭スラグを海水に浸漬させた際の間隙水の pH は 12 以上に至ることから，造成した人

工干潟においても pH上昇の軽減が認められた(Okuda ら, 2014)。造成に用いたスラグには浚渫土を添加

していることから，浚渫土中の有機酸や鉱物の陽イオン吸着に由来する pH中和能により間隙水 pHが低

下する可能性も考えられたが，浚渫土 5%加えたスラグと加えないスラグの溶出試験を行った結果，6 時

間後の溶出液 pH は共に 10±0.1 となった。このように，浚渫土はスラグから溶出したアルカリを中和

するほどの緩衝能を持たないことから，造成干潟の pH が 12 未満となったのは炭酸化によるアルカリ溶

出抑制の効果であることが認められた。なお，間隙水 pH が炭酸化処理した脱炭スラグの溶出試験の検液

(図 4-2(b))よりも高くなった理由は，溶出試験での検液の固液比が 1:10 であったのに対し，人工干潟で

は 20:7 と干潟土壌の固液比が約 30 倍高かったためであると考えられる。 

 実験開始時から 3 ヶ月後まではスラグ系列の全ての深さにおいて間隙水 pH が徐々に低下したが，3 ヶ

月以降は，ほぼ一定となった。3 ヶ月後までの pH低下は，海水の交換に伴い遊離 Ca が系外に放出され

る一方で，脱炭スラグの遊離 Ca 溶出能が低下したこと，海水中の CO2による炭酸化が進行したためで

あると推定された。なお，3 ヶ月以降，表層 1 cm での pH は概ね 9.5 であったのに対し，深さ 5 cm 以

深では 9.3~10.0 であった。脱炭スラグには依然として Ca の溶出能が残っており，深部ほど間隙水の交

換が行われにくいため，pH が高くなったと考えられる。なお，硅砂系列の間隙水 pHは全ての深さ(1~10 

cm)において常に 8 程度であった。 

 土壌硬度の経時変化を図 6-5に示す。硅砂の系列では実験開始時から実験終了時まで 0 mmであった。

一方，脱炭スラグを海水に浸した場合，未処理では土壌硬度の測定が困難となる程の固化が生じる(西嶋

ら, 2013)。脱炭スラグを炭酸化処理して浚渫土を混合した場合，実験開始後に一旦 23.8 mmまで土壌硬
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度が上がったものの(図 6-5)，その後は，実験終了時まで 7~15 mm 前後で推移し，上昇していないこと

から，造成した人工干潟においても炭酸化処理と浚渫土の添加による固化軽減が示唆された。また，せ

ん断強度が測定できない程固化は進行したものの，土壌硬度は瀬戸内海の自然の干潟の範囲内(1.0~37.4 

mm)であり，底生生物の移入が期待された(徳島県県土整備部東部土整備局, 2009)。 

 一旦増加した土壌硬度が低下した原因は不明であるが，既知の情報から以下の仮説が考えられた。準

安定である非晶質 CaCO3は水中で溶解－析出を繰り返し，安定相であるカルサイト結晶の形成・成長を

起すことが報告されており，1.5 ヶ月後にかけての土壌硬度の上昇は，カルサイトの生成に向けて準安定

である非晶質 CaCO3の溶解－析出が繰り返された結果と考えられる(Ozlem ら, 2012)。この推定はスラ

グ系列の間隙水の pH(図 6-4)が実験開始後から海水よりも高い値となっていたことと矛盾しない。一方，

1.5 ヶ月以降の各深さの間隙水 pH は 9.3~10.0 であり，海水中でカルサイトの溶解が起こる pH条件では

ない。よって 1.5 ヶ月後にかけての土壌硬度上昇の際には，非晶質 CaCO3の溶解－析出が起こっていた

もののカルサイトの生成に至らず，中間相であり，その後も溶解－析出を繰り返しうるバテライトやア

ラゴナイトも存在していたと推定された。一方，1.5 ヶ月以降はこれらの準安定相が溶解する一方で，間

隙水中に溶出した Ca の一部が潮汐による海水交換で系外に放出されることで徐々に再析出しにくくな

ったため，土壌硬度が低下した可能性が考えられた。 

 4 章で示した連続通水試験において，炭酸化を行うことで経時的なせん断強度の上昇がほぼ起こらない

まで固化が抑制されたにも関わらず，炭酸化脱炭スラグと浚渫土を用いて造成した人工干潟において，

せん断強度の測定が不可能となる程固化が進行したのは，1 日当たりの海水交換回数が人工干潟では 2

回，連続通水試験では 2100 回と連続通水試験と比較して人工干潟の海水交換回数が著しく少ないためと

考えられた。すなわち，連続通水試験では問題とならなかったようなアルカリ溶出でも人工干潟では間

隙水 pH 及び Ca 濃度の上昇が起こったためであると考えられた。さらに，炭酸化装置の大型化により，

炭酸化が均一に行われなかった可能性も考えられた。 

 

 

図 6-4 人工干潟間隙水 pH の経時変化 
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     図 6-5 人工干潟の土壌硬度の経時変化 

 

6-3-3 マクロベントス 

 植種時及びその後 3 ヶ月の実験終了時での各系列のマクロベントスの個体数及び構成比を表 6-2 に示

す。植種時のマクロベントスの個体数が 533 Ind./m2であったのに対し，実験終了時において硅砂系列は

136 Ind./m2，脱炭スラグの系列は 1,203 Ind./m2であった。このように，スラグ系列では総個体数は維

持されていたことから，炭酸化した脱炭スラグに浚渫土を添加した混合材を用いて造成した人工干潟は，

マクロベントスの生息基盤となりうることが認められた。 

一方，実験終了時の種構成を見ると，両系列共に二枚貝が最も多く，硅砂系列では 71%，スラグ系列

では 98%を占めた(表 6-2)。また，表 6-2 に示すように両系列の二枚貝のうち大部分がホトトギスガイで

あり，スラグ系列でのホトトギスガイの個体密度は最終的に珪砂の系列の約 15 倍となった。ホトトギス

ガイは表在性であり物理的に安定した基質を好むため，スラグ系列の比較的高い土壌硬度がより多数の

定着の要因になったと推定された。 

 スラグ系列のホトトギスガイの殻長は植種時に 4~9 mm であり，6 mm が最も多く生息数は約 100 

Ind./m2であった。その 3 ヶ月後は殻長 3~12 mmに分布しており，最も多い 7，8 mm の個体は各々約

200 Ind./m2となった(図 6-6)。これより，スラグ系列の人工干潟上でのホトトギスガイの成長が示唆され

た。なお，ホトトギスガイは，水温 11~25℃にて 3 ヶ月で 5~7 mm 程度成長することが報告されており，

冬季の本実験(植種後の水温 9~17℃)で認められた殻長の増加は妥当と考えられた(熊谷ら, 2003; 島根県

水産技術センター, 2011)。個体数の増加の原因は不明であるが，植種時に小型の個体が計数されていな

かった可能性の他に，ホトトギスガイの産卵時期が 11~12 月頃にあることから，導入した海水を経て新

たな個体が移入した可能性も考えられた(島根県水産技術センター, 2011)。 

 一方，両系列において軟甲類が二枚貝に次いで多かったが，実験終了後の硅砂の系列では 36 Ind./m2 

(27%)，スラグの系列では 15 Ind./m2 (1.3%)であり，硅砂系列の個体数はスラグ系列の約 2 倍となった。

両系列の軟甲類の大部分はヨコエビであった(表 6-2)。今回は詳細な種同定を行っていないが，ヨコエビ

には表在性種と埋在性種が存在しており，スラグ系列の比較的高い pH と土壌硬度が埋在種の定着に不利

に働いた可能性もある。一連の結果より，スラグ系列では安定した地盤の生物種構成になっていたと推
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察された。 

 なお，多毛類については植種にもかかわらず両系列の実験終了後に全くあるいはほぼ見られなくなっ

た(表 6-2)。その多くが埋在性である多毛類がスラグ系列のみならず，硅砂系列においても定着しなかっ

た理由は確認できていないが，可能性として，植種時期の海水温度が低く(図 6-1-(b))，多毛類の活性も

低かったことが考えられた。この他，シルト含有率が低かったことも一因となった可能性もある。浚渫

土と山砂を混合して人工干潟を造成した既往の研究では，シルト含有率 5~10%では二枚貝が優占種とな

るが，25%では多毛類が優占したことが報告された(Ishii ら, 2008)。本研究でのシルト含有率は 5%であ

り，多毛類にとって必ずしも好適な条件でなかったと推察された。このように，本実験では脱炭スラグ

の比較的高い pHや土壌硬度が多毛類の定着に与える影響は評価できなかった。 

 

表 6-2 人工干潟内のマクロベントスの個体数と構成比の変化 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

分類群和名

個体数 [Ind./m2] 構成比 [%] 個体数 [Ind./m2] 構成比 [%] 個体数 [Ind./m2] 構成比 [%]
多毛類 多毛類 51 9.5 0 0 3 0.3
二枚貝類 ホトトギスガイ 236 44 67 49 1027 85

その他二枚貝 55 10 30 22 155 13
計 291 55 97 71 1182 98

軟甲類 ヨコエビ亜目 189 36 27 20 15 1.3
その他軟甲類 2 0 9 6.7 0 0.0
計 191 36 36 27 15 1.3

腹足類 腹足類 1 0.2 3 2.2 3 0.3
合計 533 136 1203

植種時 植種3ヶ月後

硅砂 スラグ
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図 6-6 植種時及び植種 3 ヶ月後(実験終了時)でのスラグ系列のホトトギスガイの殻長分布 

 

6-4 結論 

 本研究では CO2を用いて炭酸化処理した脱炭スラグに浚渫土を加えた混合材を用いて人工干潟を造成

し，pH の上昇や固化の抑制を評価すると共に底生動物の生残性を調査し，底生動物の生息基盤としての

評価を行った。炭酸化処理により，脱炭スラグによる pH上昇を軽減できた。炭酸化処理した脱炭スラグ

に浚渫土を加えて造成した人工干潟において，深さ 1 cm での間隙水の pHは実験期間中約 9.5 にて維持

された。また，間隙水の pH は土中深くなるほど高くなったが，3 ヶ月以後は 5 cm 以深であっても pH10

前後にて推移した。さらに，炭酸化処理と浚渫土の添加により脱炭スラグの固化も軽減されたが，土壌

硬度は 7~15 mm前後であり，干潟としては比較的硬い地盤となった。一方，炭酸化した脱炭スラグと浚

渫土の混合材を用いて造成した人工干潟において，植種したマクロベントスの総個体数は維持されてい

たことから，この混合材はマクロベントスの生息基盤として機能しうることが示された。なお，実験期

間中，主要であった生物種は表在性のホトトギスガイであり，安定した地盤の生物種構成となっている

ことが推察された。 
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第 7 章 総括 

無機系産業副産物の海域利用はこれまでにも試みられてきたが，無機系産業副産物(脱炭スラグ，脱リ

ンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒物，クリンカアッシュ，一般廃棄物溶融スラグ)を海域に投入した

際のアルカリ溶出能や表面組成の変化等，実際に浅場の再生材として使用する際に必要な情報が不足し

ているため，利用法が限られ，十分な有効利用が行われてこなかった。本論文では，海水中における無

機系産業副産物のアルカリ溶出挙動及び物理的安定性を含めた無機系産業副産物の沿岸域の再生材とし

ての評価を行った。 

 

第 1 章では干潟や藻場の造成のための基礎的な情報について述べた。 

 

第 2 章では Ca を含有する 6 つの産業副産物(脱炭スラグ，脱リンスラグ，スラグ固化物，石炭灰造粒

物，クリンカアッシュ，一般廃棄物溶融スラグ)を海中でエージングして，海水中におけるアルカリ溶出

挙動を及び物理的安定性を調査した。CaO は海水に溶解することで pH の上昇を引き起こすが pH 上昇

は，産業副産物と海水あるいは底質との様々な化学反応の引き金となるため，産業副産物の海洋環境に

おける Ca とアルカリの溶出挙動を理解することは重要である。よって，6 つの産業副産物から溶出する

Ca の最大量を定量化し，海水中における Ca の溶出挙動を調査した。その結果，脱炭スラグ及び脱リン

スラグはアルカリ溶出ポテンシャルが高いが，これらのスラグの Ca 溶出層の深さは粒子表面から

0.14~0.3 mm に限られており，粒子中心部の Ca まで溶出することは無いことが分かった。一方で，ス

ラグ固化物と石炭灰造粒物は少なくとも粒子表面から 3 mm以上の深さまで Ca 溶出が起こること，エー

ジングにより，細粒化が見られることから海水中における物理的安定性が低かった。 

脱炭スラグ及び脱リンスラグのアルカリ溶出が粒子表面のごく表面に限られていた理由として，海中

でエージングすることにより，CaO の炭酸化等により難溶性の塩が生成し，粒子内部への海水の透水性

が低下した可能性が示あった。よって，予めスラグの炭酸化を行うことで，Ca 溶出を抑制できると予想

された。以上より，生産量が多く，スラグ固化物や石炭灰造粒物よりも物理的安定性が高く，かつ炭酸

化によりアルカリ溶出抑制が可能であると想定される脱炭スラグと脱リンスラグの利用を検討すること

とした。 

 

第 3 章では脱炭スラグと脱リンスラグに関して，海水中での固化挙動とその原因を調査した。その結

果，3 章で用いた脱炭スラグと脱リンスラグは海水を連続通水した場合，共に経時的にせん断強度が上昇

し，最終的には天然の干潟(3.3 kN/m2)以上の固さとなることが確認され，これらのスラグを干潟造成材

として用いる際は固化の抑制が必要であることが示された。 

脱炭スラグでは主に CaCO3，脱リンスラグでは γ-FeOOH が間隙に析出してスラグ粒子を結着するこ

とで固化が起こっていることが明らかとなった。脱炭スラグの固化は Mg(OH)2 の析出，間隙水中への

Ca の供給及び pH 上昇が全て揃うことで起こることが明らかとなり，CaOの溶出を抑制することは脱炭

スラグの固化抑制に効果的であった。脱リンスラグの場合，海水の交換が行われにくい潮下帯に敷設し

た場合でも，数カ月で海水の pH を著しく上昇させるようなアルカリ溶出は起こらなくなることが示され

た。また，潮下帯でのエージングにおいて脱リンスラグのせん断強度は一時的に 5 kN/m2まで上昇する

ものの，浮泥が堆積して ORP が低下する条件下ではその後天然の干潟程度まで低下し，連続通水時のよ
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うな固化は起こらないことが示された。 

 

第 4 章では 3 章で用いた脱炭スラグ及び脱リンスラグの固化抑制方法の検討を行った。その結果，脱

炭スラグ，脱リンスラグ共に浚渫土添加を行うことで，せん断強度上昇抑制が可能であることが示され

た。固化の原因が Ca の析出であり，アルカリ溶出が特に著しい脱炭スラグに関しては，炭酸化を行うこ

とでアルカリ溶出の低減が可能であることが確認された。炭酸化した脱炭スラグは海水を連続通水して

もせん断強度の上昇がほぼ起こらないほど固化が抑制され，炭酸化は脱炭スラグの固化抑制に非常に効

果的であることが示された。これより，アルカリ溶出が著しい脱炭スラグも炭酸化処理することで干潟

や藻場の造成材として利用できる可能性が示された。固化の原因が酸化鉄の析出であり，アルカリ溶出

が脱炭スラグと比較して少ない脱リンスラグは，浚渫土添加を行うことで，海水を連続通水した際のせ

ん断強度が広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)以下となったため，浚渫土を添加することで浅場造成材とし

て利用できる可能性が示された。 

 

第 5 章では脱リンスラグに浚渫土を混合した土壌を用いて造成した人工干潟の物理化学的特性と共に

一次生産者である藻類及び消費者であるマクロベントスを調査し，底生生物の生息基盤としての評価を

行った。脱リンスラグと浚渫土との混合土壌を人工干潟に用いた場合，潮下帯以上に酸化鉄の析出によ

る固化が進行し，最終的なせん断強度は広島県の天然の干潟(3.3 kN/m2)の約 3 倍程度まで上昇すること

が確認された。人工干潟において潮下帯よりも固化がより進行したがこの原因は，干潮時に土壌表面が

空気に晒されることで酸化鉄の析出が促進されたためであると考えられ，潮間帯において脱リンスラグ

の固化を抑制することは困難であることが示唆された。脱リンスラグ系列の最終的な間隙水 pHは，深さ

1~5 cmで9程度，10 cmで10以上と天然干潟(pH: 6.9~8.0 広島県の天然干潟)よりも明らかに高かった。   

脱リンスラグ系列において，大型藻類は良く成長していたことから大型藻類では， 脱リンスラグによ

る間隙水 pH 上昇などの成長阻害因子よりも安定した地盤などの成長促進因子の影響がより強いことが

示唆された。脱リンスラグ系列において藻類及びマクロベントスの移入が認められたことから脱リンス

ラグと浚渫土を混合して作成した土壌は生物の生息基盤として機能することが示された。脱リンスラグ

に浚渫土を混合した土壌を用いて造成した人工干潟において，優占したマクロベントスは表在性種であ

るブドウガイであった。 

 

第 6 章では CO2を用いて炭酸化処理した脱炭スラグに浚渫土を混合した土壌で人工干潟を造成し，pH

の上昇や固化の抑制を評価すると共に底生動物の生残性を調査し，底生動物の生息基盤としての評価を

行った。スラグ系列の間隙水 pH は，全ての深さにおいて常に海水よりも高い値となり，pH の上昇を完

全に抑制することはできなかったが，未処理の脱炭スラグを海水に浸漬させた際の間隙水の pHは 12 以

上に至ることから，造成した人工干潟においても pH 上昇の軽減が認められた。また，スラグ系列の土壌

硬度は実験開始後，一旦 23.8 mm まで上昇したものの，その後は，実験終了時まで 7~15 mm 前後で推

移し，上昇していないことから，造成した人工干潟においても炭酸化処理と浚渫土の添加による固化軽

減が示唆された。一方，炭酸化を行うことで経時的なせん断強度の上昇がほぼ起こらないまで固化が抑

制されたにも関わらず，炭酸化脱炭スラグと浚渫土を用いて造成した人工干潟において，せん断強度の

測定が不可能となる程固化が進行した。その理由として，炭酸化後においても，海水中で溶出する準安
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定相が残存していた可能性が考えられた。また，1 日当たりの海水交換回数が人工干潟:連続通水試験

=2:2100 と約 1000 倍と，連続通水試験と比較して人工干潟の海水交換回数が著しく低いことから，連続

通水試験では問題とならなかったようなアルカリ溶出でも人工干潟においては間隙水 pH及びCa濃度の

上昇を引き起こしたと考えられた。この他，炭酸化装置の大型化により，炭酸化が均一に行われなかっ

た可能性も考えられた。 

一方で，炭酸化した脱炭スラグと浚渫土の混合材を用いて造成した人工干潟において，植種したマク

ロベントスの総個体数は維持されていたことから，この混合材はマクロベントスの生息基盤として機能

しうることが示された。 

 

今後の課題 

脱炭スラグに関しては，アルカリ溶出による固化を抑制するために，スラグ粒子表面の全ての CaOを

最も安定なCaCO3相であるカルサイトへと変化させる炭酸化方法の検討を行うことが必要であると考え

られる。脱リンスラグに関しては，固化の原因が酸化鉄であり，潮間帯で固化を抑制することは困難で

あることから，潮下帯条件下における利用を検討することが望ましいと考えられる。加えて，スラグの

種類に関わらず，干潟や藻場を造成した際に実際に起こる pH の上昇や固化及び生物の移入・成長を考慮

した浚渫土の最適添加量の検討を行うことや，実際の海域に各スラグを主体とした人工干潟や藻場を造

成した場合の土壌の物理学的特性(間隙水 pH やせん断強度)及び生物学的特性(マクロベントスや藻類)の

追跡及び周辺土壌との比較を行うことにより，製鋼スラグの海砂代替材としての価値がより高められる

と考えられる。 
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