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要旨

　原子力発電で発生する放射性廃棄物は、長期にわたり人の生活圏から隔離する必要があ

り、そのため各国で地層処分が計画されている。しかし、処分場の安全評価にあたり、地

下圏にも生息する微生物およびそれが及ぼす影響については従来、充分に配慮されていな

かった。最終的には微生物影響も組み込んだモデル化／シミュレーションのプロセスを進

めるべきであるという視点に立ち、重要と考えられる以下の三つの課題を実施し、最後に

このテーマを完成させるための残された課題を整理した。

①　モデル化の第一歩である概念モデルづくりに資するため、過去の文献情報整理から、

微生物量に影響を及ぼす要因の抽出、微生物量の予測、微生物が安全性能に及ぼす影響項

目の抽出、およびその重み付けを行い、廃棄体からの距離ならびに処分場開設時からの時

間別に図に表した。これらの要素の定量化に必要な試験研究として、

　　・現在の岩盤iの微生物調査、

　　・人工バリアに類似した天然の系であるナチュラルアナログの調査、

　　・バイオフィルムによる核種の収着・取り込みとその剥離によるコロイド形成など微生

　　物が安全側に働くか安全性を損なう方向に働くかの評価のための物理モデル試験

などを提唱した。釜石鉱山の100～500mの深度の地下水には硫酸塩還元細菌などの細菌が

全菌数として最大105／mL存在するという著者らの微生物調査結果を紹介した。

②地層処分場で廃棄体を囲むように設置が計画されている緩衝材の主成分であるベント

ナイトには微生物活動を抑え人工バリアの構造への悪影響を防ぐ効果が期待されているが、

ベントナイト中の微生物の長期的な挙動を把握するため、ナチュラルアナログとしてベン

トナイト鉱床のボーリング調査を行った。水で湿った孔口から最大1m余りまで掘削水を

使わずにコアを採取し、深さ別にコアの中心部を切り出して、平板培養法による好気性お

よび嫌気性従属栄養細菌数とCFDA－AM（Carboxyfluorescein　diacetate　acetoxymethyl

ester）で染色される生きた細胞数を測定し、ベントナイトの物性と比較した。孔口から深

くなるにつれ細菌数が減少しベントナイトが微生物に対し抑制的であることがわかった。

細菌数は乾燥密度と負の相関があったこと、同じ乾燥密度でも深いほど細菌数が少ない場

所があったことなどから、高い乾燥密度とフィルトレーション効果が微生物抑制の原因で

ある可能性が示唆された。

③物理モデルとして、断面積90cm2、長さ14cmの砂の充填層二つを直列に並べ、各砂

層の入り口・出口でpHとEhのモニタや水質分析用サンプリングができるようにした帯水

層模擬試験装置を製作した。これを雰囲気制御グローブボックス内に設置して、硝酸塩、

硫酸塩などの電子受容体を加えた地下水（または酢酸塩にこれらを加えた模擬i地下水）を

通算400日間通水し、アクリジンオレンジ染色の全菌数による微生物量、その分布、溶解

性有機炭素や電子受容体の濃度のプロフィル解析による反応速度測定などを試みた。その
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結果、

　　・砂の間隙水あたり108／mL前後の全菌数が存在し、その大部分は砂に付着し、1～10％

　程度が浮遊している、即ちコロイドとなりうること、

　　・酢酸塩からの脱窒を優占させると空隙閉塞傾向が見られること、

　　・硝酸塩濃度と酸化還元電位（Eh）の関連性

などが示された。様々な微生物影響の基礎となる反応速度に関するパラメータ（微生物量

とDOC量あたりのDOC分解速度で表示）を求める手順を立案し、酢酸塩添加の脱窒にお

いて10－6～10－5／（cell／mL）／yという値を得た。

　これらの結果により微生物影響解明の糸口が得られたが、現象記述面などで課題が残っ

ている。今後それらを解決し、別途開発されている微生物用の数値モデル（解析コード）

に応用することによって、今まで充分には手がつけられていなかった地層処分における微

生物影響の定量的評価に寄与すると考える。
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Outline　of　Thesis

Course： Environmental　Science Name：Sakae　FUKUNAGA

Title　of　Thesis：Microbial　in且uence　in　geological　disposal　of　radioactive　waste

　　　　　It　is　necessary七〇consider　impact　of　microorganisms　in　geological　disposal　of

radioactive　wastes，　but　knowledge　is　still　very　limited．　Tb　a　conceptual　model　of

microbial　influences，　literature　survey，　anticipated　microbial　abundance，　factors

affecting　it，　and　microbial　actions　to　safety　barrier　systems　and　radionuclide　transport

were　studied　throughout　the　process　of　radioactive　waste　disposal．　Bacteria　in

bentonite　deposits　were　investigated　as　a　natural　analogue　to　study　microbial

distribution　in　the『buffer　material．　Bacteria1皿mbers　declined　with　distance　from　the

drilling　mouth，　which　indicates　that　the　bentonite　environments　are　not　favorable　fbr

bacterial　growth　and　survival．　It　may　be　attributable　to　factors　such　as　high　dry　density

or　bacterial　filtration　properties　of　bentonite．　A　model　experiment　simulating　an　aquifer

made　of　sand　particles　was　conducted　to　know　microbia1　population　dynamics　appeared

in　response　to　given　nutrient　perturbation．　The　model　system　was　consisted　of　natural

or　artj血cial　groundwater　containing　natural　organic　matter　or　acetate　as　an　electron

donor　and　nitrate　or　sulfate　as　an　electron　acceptor，　and　operated　fbr　a　total　of　more

than　400　days．　Bacteria　amounted　to　ca．108　mLI　pore　water　in　the　sand　bed．　One　to

10％of　them　were　free－living　and　discharged．　Specific　reaction　rates　of　microorganisms

per　cell　and　organic　matter　were　obtained　fbr　denitrification　using　acetate．　These

results　would　contribute　to　quantification　of　microbial　in且uences　by　further

investigation　and　application　of　the　results　to　numerical　models．
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1．はじめに

　放射性廃棄物地層処分における微生物影響の解明は大変大きな課題であるが、その糸口

の部分を本研究で実施した。研究は、放射性廃棄物処分における微生物影響に関する基礎

的なものであるが、本論では、研究が目指す最終目標をタイトルとしている。

　原子力発電で発生する放射性廃棄物のうち放射能レベルの高いものは、人の生活圏から

長い期間にわたり隔離しておく必要がある。そのため、日本を含む各国は、廃棄物を金属

製容器に収納し、低透水性・コロイドろ過等の機能を持つベントナイトなどの緩衝材に囲

んで（人工バリア）、地下数百メートルの岩盤（天然バリア）内に埋設するよう計画してい

る。日本における計画では、廃棄物内の放射性核種は約1000年の間、人工バリア内に閉じ

込められ、その後放出されても天然バリアで移行が遅延されると想定している。未来にわ

たる人の生活圏の安全性については、実証が難しいため、天然の類似体を用いるナチュラ

ルアナログの研究やモデル化／シミュレーションに頼りながらの長期予測が試みられてい

る。しかしながら、この予測は主に水理学や地球化学をベースに行われたものである。微

生物は、地下数百メートルの場にも存在し、人工バリアの劣化や核種移行に及ぼす影響を

示唆する多くのデータが報告されているにもかかわらず、少なくとも我が国における予測

に充分組み込まれているとは言い難い。微生物が及ぼす影響が有意なのか、そうだとすれ

ば生物圏での被曝線量などにどの程度のインパクトを与えるかを定量的に評価する道筋を

つけることが、この分野では強く求められている。

　第2章では、これに応える第一ステップとして概念モデルの基礎となる資料を作るため、

現在まで蓄積されてきた微生物に関する情報を整理した。そして、高レベル廃棄物、TRU

（ウランより大きな原子番号の核種を含有する）廃棄物ごとに、また処分場開設からの年

代と廃棄物収納容器からの距離ごとに、微生物量ならびに注目すべき微生物影響（微生物

が安全性能に及ぼす影響）を予測して図示した「予備概念モデル」と称する図の作成を試

みた。内容はオリジナルであり、地層処分における微生物影響の現状と課題を総括する意

味も持っ。

　予備概念モデルのうち微生物量については、いろいろなサイトで調査・蓄積される微生

物に関するデータが天然バリアの微生物量予測のための重要な根拠となる。著者は共同研

究者とともに釜石鉱山の地下水中の微生物調査を実施して、4地点5ポイントの細菌数や

硫酸塩還元細菌の存在を示し（Ishii，　K，　Takii，　S．，　Fukunaga，　S．＆Aoki，　K，2000，　J．　Gen．

App1．　Microbio1．　Vol．46，　pp．85－93．）、第2章中に引用した。

　第3章では、人工バリアの微生物量に着目した。これは微生物腐食など、廃棄物近傍の

微生物による悪影響の評価のためには重要であるが、その長期予測は容易ではない。例え

ば、地下に設置された、締め固めたベントナイト主体の緩衝材が数百年後にどういう状態

になるかは、なかなか試験で明らかにすることはできない。著者は、天然の類似体である

ナチュラルアナログのデータが参考となると考え、ベントナイト鉱床の微生物調査を実施

した。内容は論文として発表したものである（Fukunaga，　S．　et　a1．，2005，　Geomicrobiology
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J．Vbl．22，　PP．1－10．）。

　第4章では、予備概念モデルのうち微生物影響の定量的評価につなげるための試験の結

果である。微生物影響については、ナチュラルアナログを使えるケースは少なく、モデル

化に頼る面が大きい。モデル化のためには、予備概念モデルを概念モデルとして確定させ、

また数学モデル、数値モデルへと展開させシミュレーションを行うのが一・般的な道筋であ

るが、そのためには数値モデルに入力する微生物活性等にかかわるパラメータを設定する

必要がある。その数値は、フラスコ培養のような栄養十分な系ではなく処分場環境を模擬

した系で取得する必要がある。著者は、生物圏の被曝線量にインパクトが大きいと考えら

れる天然バリアでの核種移行に焦点を当て、そこにおける微生物影響の定量的把握のため

の第一段階として、砂の堆積物からなる帯水層を模擬した物理モデルを構築した。これに

地下水を通水して、微生物活性等に関わる数値を取得した。内容はオリジナルであり、学

術誌に投稿中である。

　これらの研究結果をシミュレーションに繋げるには、さらにいくつかの段階を踏んでい

かなければならないが、地層処分における微生物影響を長期予測するための道筋に第一歩

を踏み出した意義があると考え、以下、報告する。
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2．地層処分における微生物の関わりと課題

2．1原子力発電と放射性廃棄物

　原子力発電は、235Uなどの核分裂によって生じる熱エネルギーを蒸気に変換し蒸気ター

ビンによって発電する技術である。ウラン鉱石を精錬・濃縮・成型加工して発電用燃料と

して用いる場合と、使用済燃料からUおよびPuを抽出（再処理）して発電用燃料に用い

る場合とがある。発電においては化石燃料を消費せず、再処理・廃炉までを含めたCO2排

出量は2～6g－C／kWh程度と試算されている（日本原子力産業会議，2003）。これは、天然ガ

ス火力発電のCO2排出量178　g－ClkWhより遥かに小さい。原子力発電は、すでに2000年

現在、我が国の発電電力量の約35％、一一次エネルギー供給量の約12％を占めているが、こ

のような特質から、地球温暖化対策技術の一つとして位置づけられ、今後の石油代替エネ

ルギーの供給目標の約30％を担うことが期待されている（日本原子力産業会議，2003）。一一

方、原子力発電は、安全性および放射性廃棄物の発生という二つの問題を抱えている。国

の原子力委員会は、その長期計画策定にあたって「原子力に対する国民の不安や不信が高

まっている厳しい状況の中で、今後の原子力政策を進めるに当っては、国民・社会及び国

際社会の理解と信頼を得ていくことが大前提であるとの立場に立ち、云々」と述べている

（日本原子力産業会議，2003）。

濃縮、成型

　加工

原子力発

　電所

RI・研究所等　　発電所

　廃棄物　　　廃棄物

全α核種
濃度＊＊

＜1GBq／

ガラス

固化

MOX燃料
加工施設

高速増殖

炉研究開

　発

MOX＊’Mixed　Oxide　Fuel＝ウラン・プルトニウム混合酸化物燃料

α核種＊＊・α粒子（2個の陽子と2個の中性子）を放出して崩壊する核種

TRU”＊超ウラン元素（ウランよりも大きい原子番号を持つ元素）

低レベル廃棄物＊＊＊＊．低・中レベル廃棄物という表現もある

図2．1原子力発電から発生する放射性廃棄物（日本原子力会議，2003；核燃料サイクル開発

機構・電気事業連合会，2000；資源エネルギー庁，2005より作成）
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　原子力発電から発生する放射性廃棄物は、図2．1に示す過程で生まれる。その特性は、使

用済燃料（spent　fuel）をどう扱うかによって異なってくる。米国などでは、使用済燃料をと

くに精製することなく処分するが、日本などでは硝酸、有機溶剤によりウランおよびプル

トニウムを抽出し再利用するための再処理（reprocessing）を行い、残りの部分を処分する

計画である。燃料として再利用の際は、プルトニウムの軍事利用を防ぐためウランと混合

してMOX燃料（mixed　oxide　fuel）とする。再処理工程中、ウラン、プルトニウムの抽出

に用いた残液をガラス固化したものは放射能レベルが高い。このガラス固化体および使用

済核燃料は、原子力発電で生じる半減期の長い放射性核種を含有し、高レベル廃棄物（high

level　waste）として扱われる。我が国で想定しているガラス固化体の放射能は、0．15m3の

固化体1本あたり1015Bqのオーダーである（核燃料サイクル開発機構，1999）。

　再処理が行われる場合、ガラス固化体以外の廃棄物（燃料被覆管など）の放射能レベル

は高レベル廃棄物ほど高くはない。しかし半減期の長い放射性核種を含有し、その中には

ウランより大きな原子番号の核種も含まれるので（必ずしもそれらが主要な問題元素でな

い場合もあるが）、とくにTRU廃棄物（transuranic　element　containing　waste）と呼ばれ

る。我が国のTRU廃棄物の一例（ハルエンドピース＝燃料棒被覆）と高レベル廃棄物モデ

ルが含有する主要な放射性核種と放射能の値を表2．1に示した。我が国で想定しているTRU

廃棄物の放射能は、α核種が106～1012Bq／tのオーダー、β一γ核種が108～1015Bq／tのオー

ダーである（核燃料サイクル開発機構・電気事業連合会，2000）。

　再処理過程で出る放射性廃棄物のうち放射能レベルの低いもの、ウラン鉱石の濃縮・成

型加工で生じるウラン廃棄物、原子力発電所からの廃棄物、RI・研究所等廃棄物は、これ

らより放射能が低く、低・中レベル廃棄物（10w／intermediate　level　waste）（West　et　a1．，

2002）あるいは低レベル廃棄物（low　level　waste）（核燃料サイクル開発機i構・電気事業連

合会，2000）などと呼ばれる。以上述べた区分ごとに相当する放射能レベルの表は作成され

ているが（資源エネルギー庁，1997）、必ずしも統一された規格となっていない。我が国に

おける各々の放射性廃棄物の量は、例えば中山ら（2004）がまとめている。海外ではこの

ほか軍事用の放射性廃棄物がある。
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表2．1　TRU廃棄物の一例（ハルエンドピース＝燃料棒被覆）と高レベル廃棄物モデルが

含有する主要な放射性核種と放射能（Bq＝ベクレル＝＝毎秒の崩壊数が1個であるときの放

射能の量。1gのラジウムの放射能に相当する1キュリー（Ci）は3．7×1010Bqである。）

廃　物中の放射能（Bq）
原子番号

核種

元素記号

原子量 半減期（年）

TRU廃棄物の一例（JNC再処

揀nルエンド
sース1tあた
@　り）

再処理からの
Kラス固化体
i0．15m3）モデル

i1000年後1本
@　あたり）

6 炭素 C 14 5，730 5．3E＋10

17 塩素 Cl 36 30tOOO 1ヨE＋09

27 コバルト Co 60 5 6．6E＋14

28 ニッケル Ni 63 100 5．3E＋13

34 セレン Se 79 65，000 1．3E＋07 1．6E＋10

38 ストロンチウム Sr 90 29 2．4E＋12

40 ジルコニウム Zr 93 1．530000 7．2E＋09 7．4E＋10

42 モリブデン Mo 93 3，500 8．1E＋10

41 ニオブ Nb 94 20，300 8．1E＋10 1．8E＋08

43 テクネチウム Tc 99 213，000 5．OE＋08 5．1E＋11

46 パラジウム Pd 107 6，500，000 2．5E＋06 4．2E＋09

50 スズ Sn 126 100，000 2．1E＋07 3．OE＋10

53 ヨウ素 1 129 15，700，000 8．9E＋05

55 セシウム Cs 135 2，300，000 1．2E＋07 1．8E＋10

62 サマリウム Sm 151 90 4．7E＋09

82 鉛 Pb 210 22 2．1E＋06

88 ラジウム Ra 226 1，600 2．2E＋06

89 アクチニウム Ac 227 22 9．OE＋05

90 トリウム Th 230 77，000 9．2E＋06

91 プロトアクチニウム Pa 231 32，800 9．OE＋05

92 ウラン u 234 245，000 3．4E＋05 8．1E＋08

235 704，000，000 1．1E＋06 2．7E＋06

236 23．400000 9．7E＋06 5．9E＋07

238 4，500．000000 1．1E＋07 3．9E＋07

93 ネプッニウム N 237 2，140，000 8．4E＋06 2．3E＋10

94 ルトニウム Pu 239 24100 1．OE＋10 8．8E＋10

240 6，540 1．4E＋10 3．6E＋11

241 14 2．9E＋12 1」E＋10

242 387，000 2．8E＋07 3．8E＋08

95 アメリシウム Am 241 432 4．8E＋09 5．8E＋12

243 7，380 1．9E＋08 7．2E＋11

96 キュリウム Cm 244 18 t4E＋10
245 8，500 1．1E＋10

246 4，730 2．3E＋09

引用文献

核燃料サイクル開発
@構・電気事業連合
?i2000），核燃料サイ

Nル開発機構（1999）

核燃料サイクル
J発機構・電気

幕ﾆ連合会
i2000）

核燃料サイクル
J発機構（1999）
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　これらの放射性廃棄物は発熱する上、図2．2に示すような放射能と放射線量の値を示す。

そこで放射性廃棄物は、冷却しつつ、隔離、遮蔽され、放射能の低減を待つことになる。

しかし、原子力発電所から発生する放射性廃棄物が含有する放射性核種の中には半減期が

長いものが多く、人や生物への影響がなくなるまで地上保管することは、用地の確保の問

題のほか保管容器や設備の耐久性の面でリスクがある。高レベル廃棄物とTRU廃棄物の処

分の問題は、他の放射性廃棄物の処分以上に関心を集めることとなった。

ミ
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… 驚　※　　　　　　　　　　　　　　　　　×／w　　ぺ
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＾　シ

◆Reprocessing　waste

｡Waste　from　medicine，

@　industry　and　research

◇　　　　　　　べ
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湊
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耐 シ
彗

6 8　　　　　　10　　　　　　12　　　　　　14　　　　　　16

　Log　ofαandβ一γactivity（Bq／container）

18

図2．2　各種放射性廃棄物の放射能（αandβ一γactivity）と廃棄物表面の放射線量

（Surface　dose　rate）の分布（Alder＆McGinnes，1995のデータをまとめたWest　et　a1，

2002の表より、作図した。High　level　waste：ガラス固化体。　High　level　waste以外の

Roprocessing　waste：TRU廃棄物。放射線量は、γ線主体であったので、1Gy＝1Svとした。

なお、Gy＝グレイ＝1kgあたり1Jのエネルギーが放射線から物質に与えられるときの吸

収線量。1rad＝102Gy。　Sv＝シーベルト＝Gyに生物的な影響の係数を乗じた吸収線量。γ

線では係数1であるがα線では20である。）
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2．2　地層処分の概念

　放射性元素の危険性は20世紀初頭から察知され、1928年にはICRP（International

Commission　on　Radiological　Protection）が発足して安全性検討を開始し、1957年には国

際的な機i関としてIAEA（International　Atomic　Energy　Agency）が発足した。放射性廃棄物

の処分も討議され、1970年頃には海洋投棄が検討された。その後、宇宙空間への投棄や極

地域の氷の中への廃棄なども提案された（水谷伸治郎，1995；田中ら，2003）。しかし、1982

年に経済協力開発機i構／原子力機i関（OECD／NEA）がとりまとめた報告に基づいて、原子力

発電を行っている諸国では、高レベル放射性廃棄物を地下深部の地層中に処分し、将来に

わたって人間とその生活環境から安全に隔離しようという地層処分の考え方に到達してい

るのが現状である（北村，1995）。

　世界各国の地層処分の方針等は、ホームページ（http：〃www．radwaste．org）に集約され、

50力国以上の情報とリンクしている。それらのうち、日本、アメリカ合衆国、カナダ、ス

イス、ドイツ、ベルギー、スウェーデン、フィンランド、フランス、イギリスにおける地

層処分の概念と進捗状況が水谷伸治郎（1995）、West　et　al．（2002）、田中ら（2003）により、ま

とめられている。

　地層処分においては、放射性廃棄物を将来にわたって人間とその生活環境から安全に隔

離する必要があるので、廃棄物中の放射性核種の移行を妨げる人工的なバリア（人工バリ

ア＝engineered　barrier）を設けるのが普通である。低・中レベル廃棄物は、セメント、ビ

チューメン（アスファルト）、樹脂、金属などで固化され鋼鉄製のドラム缶かコンクリート

容器に入れられて洞穴などに設置されセメント質の素材で埋め戻される（West　et　a1．，

2002）。その埋設場所はしばしば浅地層である。我が国では、低レベル廃棄物の放射能が原

子炉等規制法施行令基準内（例えば容器内に固形化したものなら14Cは3．7×1010Bq／t以下

等々の基準を満たすこと）であれば浅地層への埋設が可能とされており、基準を超える場

合は他の処分方法が検討されることとなる。

　TRU廃棄物や高レベル廃棄物の場合は、一層慎重な対応が必要となる。人工バリアには

より高い閉じ込め性能が求められる。また処分場は地下数百rnの位置に計画され、処分場

を囲む母岩（host　rock）などにも天然バリア（natural　barrier）として隔離の機能を持た

せている。即ち、多重バリア（multiple　barrier　principle）が原則となっている。高レベル

廃棄物の場合の多重バリアの概念を図2．3に示す。また各バリアに期待される安全機能を表

2．2に示す。
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図2．3　高レベル廃棄物地層処分の概念（核燃料サイクル開発機構，1999より改変）

　高レベル廃棄物の人工バリアでは、鋼鉄、銅、チタンなど腐食に耐える容器（canister）

やそれを収納する容器（overpack）が廃棄体を包む。その外側には、粘土（clay）／ベントナ

イト（bentonite）を主成分とする緩衝材（buffer）と埋め戻し材（backfill）が設置される。

更にその外側は地質バリア（geological　barrier）となる。　Canister／Overpackの寿命は約

1000年となるよう設計され、その間、高い放射能を持っ半減期の短い核種の崩壊が起きる。

粘土／ベントナイトは水により膨潤するので、可塑性（plasticity）、低透水性（10w　hydraulic

conductivity）、　pHなどの化学的緩衝性（chemical　buffering）、放射1生核種の収着（sorption

＝吸着された物質が固溶体や化合物を作る場合を含む）、コロイドのろ過（filtration）といっ

たバリアとしての重要な機能を果たす。TRU廃棄物に対するバリア機能は高レベル廃棄物

ほどでなくても許容されるので、セメントやコンクリートがより多く使われる。（以上、West

et　a1．，2002参照。）我が国でもほぼ同様の概念で、高レベル廃棄物とTRU廃棄物の処分方

法が検討されている（核燃料サイクル開発機構，1999；核燃料サイクル開発機構・電気事業

連合会，2000；北山ら，2004）が、実施は2030年以降となる見込みである。バリアに要求

される性能は村岡ら（2003）が概略述べているが、具体的内容を表2．2に示した。
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表2．2　地層処分場のバリアに期待される安全機能

West　et　al．（2002）の見解
核燃料サイクル開発機構（1999）の見

廃棄体 ガラス固化体 低いガラスの浸食率
放射。少化に・　る古い氏占性

高い化学的耐久性により地下水への
厲ﾋ性亥重の溶出　叩部

均一な放身・性玄重の分布 放射性克重　均一かつ安定に固定
使用済燃料 低いUO2の溶解速度

UO2マトリクスの高い放射線安定性

ﾆ耐熱性
処分容器
iCanister／overpack）

1000年以上の廃棄物の完全隔離 ガラス固化体の発熱や放射能が高い
匇ﾔ、地下水とガラス固化体の接触

@阻止
食生成　が化学的震衝材となる

ベントナイト埋設／緩衝

ﾞ
長い再飽和期間 低透水性（周囲からの地下水の浸透や

@の　での流　　1
低い涼　　　速度（広散） 小さな　　移　速度（広散）

放射性亥重移行の遅延（収　） 放射性亥重の移行遅延（収　）

化学的緩衝作用 化学的緩衝性（緩衝材、オーバーパッ

Nおよびその腐食生成物と地下水との反
C・A－ @　i景一・　．、、

浸出水中の低い放射性核種溶解度 間隙水中での低い溶解度（溶解度制
@）

コロイドのろ過 コロイド、微生物および有機物のろ過
i緩衝材の微細な間隙構造が高分子の物
@　　㌶一　　　　1

可塑性（物理的な擾乱の後の自己

Cz）
膨潤性と可塑性

緩衝材中を移行する間に放射性核
dは崩　により減占

小さな地下水流束 小さな地下水流束地質バリ

A
処分場設置環

ｫ 好ましい地下水化学 好ましい　下水化学（還元性など）

力学的安定性 力学的安定性
処分　言がバリア性牝　ロな　ない
人晴環境からの　理的障壁の存在

地層／天然バ
潟A機能

放射性核種移行の遅延（収着、マト
潟Nス拡散）

放射性核種の移行抑制（小さな地下
?ｬ束による移流あるいは拡散、および
笏ﾕ基質部へのマトリクス拡散、収着）

放射性核種濃度低下（希釈、放射
ｫ核種崩壊による放射能減衰）

放射性核種の希釈・分散（複雑な間
ы¥造により、地下水中の放射性核種は
｢ろいろな方向に分散・希釈）

岩盤中を移行する間に放射性核種
ﾍ崩壊により減占

人工バリアの物理的保護（氷河侵
Hなどから）

［：：コ：第3章に関連する部分　　［：：コ：第4章に関連する部分

　　　　　（West　et　a1．，2002；核燃料サイクル開発機構，1999より）
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2．3　地層処分場の安全評価の考え方

　放射性廃棄物の地層処分システムの安全評価（放射性核種の閉じ込め性能の評価）は大

変重要な課題である。しかし処分後、極めて長い時間にわたる安全を評価しなければなら

ない本ケースでは、他の工業システムのように試験設備の稼動によって安全性を実証する

という直接的な方法をとることはできない（梅木・木村，2004参照）。そこで考えられる手

法が将来予測のためのモデル化である。地下水の分野では、以下の手順でモデル開発を行

う例が紹介されている（ヘルミック，2004）。

　・概念モデル（conceptual　model）：

　　　　系や系で生じるプロセスを適切に再現するために、系を物理的、化学的、微生物

　　　　学的に抽象化したもの。

　・数学モデル（mathematical　model）

　　　　概念モデルを数学的に定式化したもので、系に依存する状態方程式と同様に、連

　　　　続性と運動量、エネルギー保存方程式を含んでいる。

　・数値モデル（numerical　mode1）

　　　　より現実的な問題に対応するため、数学モデルを数値計算アルゴリズムに移行し

　　　　たもの。

　ここで、数値モデルは、初期条件／境界条件を設定することにより数学モデルの解析解

で検証（verification）されるとしているが、解析解は少数の特殊な問題に限り存在する。

数値モデルはさらに実験データにより確証（validation）されなければならない。（ヘルミ

ック，2004ではvalidationは検証と訳されているが、ここでは区別のため確証という翻訳

を採用する。）数値モデルを実際の自然界に適用するにあたっては、将来予測に耐えうると

検証／確証されることが必要（ヘルミック，2004）、わずかなデータや質の悪いデータを使

って印象的にみえる結果をたやすく創作することができる（Anderson＆Woessner，1994）

などの点に注意が喚起されている。

　さて、日本では、核燃料サイクル開発機i構（1999）による高レベル廃棄物に関する技術

的信頼性の検討において、次のようなアプローチが考えられている。

　まず処分システムを設定し、その安全性能に影響を及ぼすと考えられるシステムの特質

（feature）、そこで生じる事象（event）や過程（process）を抽出したリスト（FEPリス

ト）を作成し、それらの相互関係を把握した上で、地層処分システムの将来像の幅を安全

評価上十分にとらえることができるようにシナリオを作成する。現在、考えられているシ

ナリオには、「地下水によって長期間のうちに廃棄物を収めた容器が徐々に劣化し、ついに

は閉じ込められていた放射性核種が地下水に溶出を始め、人工バリアや岩盤を経て人間の

生活環境である地表に運ばれる」という地下水シナリオ、「地殻変動や将来の人間活動によ

り地層処分場と人間活動の場が接近する」という接近シナリオがあるが、後者は地層処分

場のサイトを適切に選ぶことによって除外することができるとしている（核燃料サイクル

開発機構，1999）。
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　地下水シナリオの基本シナリオにおいては、発熱するガラス固化体（廃棄体）が緩衝材

の最高温度が100℃を超えないような間隔で定置される。処分場閉鎖当初は不飽和（空隙に

空気が残る）であるが数年で周辺の岩盤が、また50年までに緩衝材が再飽和し、溶存酸素

は1000年までの間に消費され、また1000年後にはオーバーパックの強度が周囲からの応

力を下回って破損するとしている。その後の核種移行については、人工バリア内のガラス

溶解、核種の沈殿・溶解、拡散、収着、放射性崩壊、周辺岩盤の亀裂中の移行、断層破砕

帯や帯水層を通じての移流・分散、岩石基質部へのマトリックス拡散、生物圏への移行な

どを含むモデル（概念モデル）が示されている。それに基づき、数学モデルと計算プログ

ラムのコードである解析コードを作成する。解析コードは他のモデルとの比較計算等によ

る検証、実験や観察による確証を行う。必要となるパラメータやデータは、信頼できるデ

ータベースまたは実験等を通じで準備する。解析コードとしては、各同位体の沈殿／溶解

量や地下水流れに応じた母岩中への核種移行を考慮できる機i能を有するMES且NOTEコー

ドが開発されている（核燃料サイクル開発機構，1999）。

　安全評価解析の結果は、人間への影響を評価するため、適切な安全指標を用いて示され、

指針や基準と比較することにより安全性が判断される。安全指標としては、線量やリスク

を用いて安全基準が設定されている国がある（核燃料サイクル開発機構，1999）。

　しかしながら、このような解析は、考慮すべきFEP、概念モデル、パラメータの設定な

どの前提を変えることにより結果が変動する。複数の解析ケースをわかりやすく比較する

ため、1つの解析ケースを選んでレファレンスケースとして設定し、他の解析ケースは、レ

ファレンスケースのモデルやデータを変更することにより対応できるようにするという方

針がとられている。レファレンスケースの解析では、ガラスの溶解速度、緩衝材中の核種

の分配係数、人工バリアの幾何形状などのパラメータ、地下水水質などが設定されて解析

が行われている（核燃料サイクル開発機i構，1999；梅木・木村，2004）。

11



2．4地層処分における微生物影響の整理・モデル化の考え方

　このような地層処分システムの安全評価において、微生物の影響はどの程度配慮する必

要があるのか。以前は、地下数百m程度の深地層は生物学的には不毛の地で、微生物影響

など考える必要がないという見解が主流であった。しかし、1980年代ごろから、地下数百

mはもちろん数千mの深さまで微生物が存在することを示すデータが蓄積され（West＆

McKinley，1984；Pedersen，1993；福永，1994参照）、微生物の分布は多様な地下環境に及

ぶこともわかってきた（例えばParkes　et　a1．，2003）。微生物が処分場の閉じ込め性能や環

境に影響を及ぼす可能性も示唆されてきた（West＆McKinley，　1984；且orn＆Meike，1995；

Pedersen，2000；West　et　al．，2002など）。具体的には、微生物が生成する有機i物（シデロ

フォアなど）が放射性核種と錯体を作り、そのため核種の緩衝材や母岩への収着の程度が

変化するとか、微生物による還元反応によって溶存酸素の消費が速まり、核種の還元と沈

殿が促進されるとかである。しかし、微生物影響については多くのデータが蓄積されてい

るものの、体系的に充分な整理が為されているとは言い難い。前述（2．3）の安全評価のプロ

セスにそのまま乗せられる状態になっていない。我が国のレポートでは「詳細な検討は、

今後の具体的な地質環境条件での研究に依存する」という表現もされている（核燃料サイ

クル開発機i構，1999）。

　処分場の安全評価における微生物影響の扱い方は、無視できるほど小さいことを示した

上で除外するか、あるいはモデル化のプロセスに乗せるかどちらかと考えられる。どちら

を選ぶかの判断は、時間的（処分場開設からどのくらい経過した時点を考えるか）、空間的

（廃棄体からどれくらい離れた場を考えるか）、そして微生物影響の項目（核種移行に影響

する微生物の作用として何を考えるか）によって違ってくるが、無視できることが明確で

ない限り、モデル化のプロセスに乗せるべきであろう。

　ここでは、各々のケースごとに既存情報を整理し、その上で2．3で述べた概念モデルの下

敷きになるような図（予備概念モデルと称する）の作成を目指すこととした。その過程に

おいては、まず「微生物量（微生物現存量）とそれに影響を及ぼす要因」をまとめ、次い

で「人工バリアの構造や核種移行に及ぼす微生物影響の種類と大きさ」をまとめた。微生

物量をまず評価するのは、無菌であることが確実なら微生物影響に配慮する必要がないこ

と、および微生物影響の大きさについて速度論的な考察をするには微生物量がベースとな

ることの二つの理由による。この分野の先駆者たちに属するWest＆McKinley（1984）も、

微生物影響を、a．深地層中に土着の（autochthonous／indegeneous）微生物は存在するか、

b．外来性の（allochthonous）微生物は生き残るか、　c．処分場という極限環境は微生物にどのよ

うな影響を及ぼすか、d微生物は人工バリアの構造・核種移行にどのような影響を及ぼすか

等の視点に分けて議論してきた（a～cは前者、dは後者の視点）。

　既存情報の整理は次の視点に立って行った。微生物量については、各バリアごとに最初

に存在している微生物を評価し、次いでその後の微生物量に影響を及ぼす要因として、温

度、放射線量、酸素、pH、地下水中の基質（酵素の作用で変化する物質）濃度、栄養塩濃
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度、周辺からの微生物侵入などを調査した。これらは、地質などサイトの特性によるもの

と、処分の工程に起因するものとがある。微生物影響については、TRU廃棄物対象にまと

められている項目（核燃料サイクル開発機構・電気事業連合会，2000；電気事業連合会・核

燃料サイクル開発機構，2005）を参考に項目分けした。ここでは微生物影響が、安全性を損

なう可能性のあるものと安全側に働く可能性があるものとに分けて記載されている。これ

らを含め、核種移行に直接的または間接的に影響を及ぼす微生物の作用として、錯体形成・

消費、コロイド形成、pHの変化、酸化還元反応、核種収着／取りこみ、セメント系材質変

質、金属腐食、アスファルト変質、ベントナイト変質、空隙閉塞、ガス発生、ガス消費、

廃棄体の浸食、そして岩石の風化について、できるだけ定量的なデータを主体に文献を整

理した。

　予備概念モデルの作成では、既存情報が充分か不充分かにこだわらず、各要因の相互関

係が現われる図を作成するよう努めた。これは、今後さらにデータを加え複数分野の専門

家の検討を経て概念モデルへと進展する基礎となり得る。また、微生物に対応可能な解析

コードがあれば、これらの要因をパラメータとして変動させて感度解析し、重要視すべき

微生物影響項目や安全評価のために今後取得しなければならないデータの絞込みにつなげ

ることも可能である。図2．4は、モデル化プロセスの概要図（Anderson＆Woessner，1994；

ヘルミック，2004参照）に、本章での検討内容を追記したものである。今後辿るべきプロ

セスも示されている。

初期条件／

境界条件設

定　　　　コンピュータ

　　　　　プログラム

利用できる

情報、データ

実験室での実験

　測定結果

現場への適用

図2．4　モデル化プロセスの一例と本章で検討する部分

以下、問題の記述と抽象化の作業を行うにあたって設けた前提を記す。

13



①最初に高レベル廃棄物処分場を想定して整理を行い、次いでTRU廃棄物処分について、

　　高レベルとの相違点を主体に整理する（図2．5参照）。

a．高レベル廃棄物処分場構造の例　　　　　　　　　　　　　　b．TRU廃棄物処分場構造の例

、．顧≡　　憂　　蕊塩叫　葦簿

埋め戻し材

一： e謹竃竃
F，、壕・

難

難曇

耀翼

螺

灘
鱗 緩衝材

材

1灘議醗羅鍵雛
裏鍵　　え　。．．亭　繊　聾灘｛

　　　　　w　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　、

難

叢

堅

議
譲．

鰻

馨

図2．5　我が国における地層処分場の概念の例　　（廃棄体＝廃棄物をガラス固化などにより

安定化させたもの）

②高レベル、TRUごとに、まず微生物量とそれに影響を及ぼす要因について「微生物量

　　の見積り」の項（2．5および2．7）で、次いで人工バリアの構造や核種移行に及ぼす微

　　生物影響の大きさについては「微生物影響の見積り」の項（2．6および2．8）で述べる。

　　微生物量は場による差異が大きいので、場ごとに、持ち込みあるいは十着の微生物量、

　　および微生物量を増やす要因と減らす要因を整理する。「現時点での評価」として、微

　　生物量の予測も精度は悪いが試みる。必要に応じ、配慮すべき微生物の多様性につい

　　てコメントする。微生物影響は、微生物影響項目ごとに核種移行に促進的か抑制的か

　　の視点で整理する。

③データ取得の方法は、次のようにいろいろなレベルがあるが、どういう手段で得られ

　　たデータかをできるだけ本文中に記述する。

　　・材料やフィールドの調査：処分場開設前のデータ取得に有効。

　　・実験室規模の試験：処分場開設後の様々な環境変化が微生物量や微生物影響項目に

　　　　及ぼす影響を調べる試験を、制御された条件下で行える。

　　・地下実験施設等の試験：上記の試験を、実際の処分場を模擬した大規模スケールで

　　　　実施できる。

　　・ナチュラルアナログ：天然の廃棄物等の類似体を見出し、この類似体からの長期に
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　　　　わたる複合的な物質移動のプロセスとメカニズムについての研究を行う（鹿

　　　　園，1995より）。試験では取得困難な、長期経過時の状態を推測するデータが得られ

　　　　る。

④記述の最後に、「まとめ」として、予備概念モデル図を示し、重視すべき要因について

　　説明する。処分場の環境は2．3で述べたように、時系列的に、また廃棄体からの距離に

　　よって変化する。予備概念モデル図は、高レベル廃棄物の場合、処分場開設前、開設

　　～オーバーパック破損、オーバーパック破損後の三つの時期に、TRU廃棄物の場合、

　　処分場開設前と開設後の二つの時期に分けて作図する。各時期の中で廃棄体、オーバ

　　ーパック、緩衝材、埋め戻し材、天然バリア（岩盤）の各々の場ごとに作図する。

⑤共通的な情報として、地層処分で配慮すべき微生物の性質（大貫，2002；難波ら，2004）

　　や表2．3を参考にする。熱水鉱床からの好熱微生物の発見（高井・稲垣，2002）もあっ

　　て、温度の上限は1966年から2002年の間に大幅に上がっている。

表2．3　極限環境の中で微生物が増殖できる可能性のある範囲

要因
Valentine（1963）／Brock（1966）

@　　　　の見解
West（1995，2002）の見解

温度
上限
104°C（1000気圧下の硫酸塩
ﾒ元細菌）

250°C（26．9MPaのBlack
唐高盾汲?窒ﾌ細菌）

下 一12°C（カビ細　） 一20°C（SDOt「otrichum　O∂r　7is）

上限 ＋850mV（pH3での鉄細菌）
Eh

下限
一350～－450mV（pH8～9．5での

ｰ酸塩還元細菌）
上限 13（？）（ρZθo伽θ鵬 12（硝化細菌）

pH
下限
0（んoη加mレθ尻μm
≠逞縺ﾝo微s肋ノbo児油ηs）

0（Thiobac／7／us　ferrooxidans）

水圧 上限 1400気圧（深海の細菌）
180MPa（ρθ5α”b励万o

Rsμ品励c∂ηs）

下限 基本的に0

上限
飽和食塩水（仇〃7∂佑侮属，好

鱒ｫ細菌）

50％（W／W）（ん匂Zoゐ∂oτθημm

盾P0Wm）浸透圧
下限 2段蒸留水（有機栄養細菌）

70ppbの溶解性塩（S∂〃ηoηθ佑

ｿ省η后〃力批

放射線
上限

5000Gy　1回　（∠）θ〃700000μs

�ｾ血抱ηs）

下限
引用文献 Brock（1966） West　et　al．（2002）

（Brock，1966；West　et　al，，2002より、まとめた。範囲とは、いずれの総説でもlimit　of

growthの意味で書かれているが、これはこの環境に置かれた微生物がこの環境中で増殖し

たことを意味するのか、この環境中に培養できる微生物が存在したことを意味するのか、

不明である。例えば、Wang＆Francis，2005は、微生物が前者の意味で増殖できる温度は

120℃としている。）
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2．5　高レベル廃棄物処分における微生物量の見積り

（1）廃棄体

・微生物の持込みまたは土着微生物

　高レベル廃棄物は、少なくとも温度300℃以上となる原子炉あるいはガラス固化の過程を

経てくるので、表2．3より、冷却後の持ち込みがなければ、処分場開設時には微生物は生存

できないと判断される。

・微生物の増殖を促進する要因

　高レベル廃棄物の組成は、ガラス、使用済燃料、廃棄物からの分離物（waste　isolation

materia1）などから成る（West　et　a1．，2002）。その中から、あるいはガラスの劣化により、

微生物の増殖を促進する物質が生成して供給される可能性は完全には否定できない。しか

し、ガラスの微生物分解のためには有機i物混入（contamination）が前提という記述（West

eta1．，2002）もあり、オーバーパック破損後の外部からの有機i物等の拡散までは、微生物

増殖促進の要因はほとんど無いと考える。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　廃棄体の温度はYucca　Mountainでは最高200℃と言われるが、一般には50～100℃と予

想されている（West　et　a1．，2002）。日本では、ガラス固化体中心部で最大105℃、緩衝材

内側で最大100℃以下という試算が為されている（核燃料サイクル開発機i構，1999）。温度

95℃では生存していた微生物の大部分は死ぬだろう（Stroes－Gascoyne＆West，1996）とか、

94℃で微生物数は2桁減少するが、脂肪酸組成を見ると芽胞形成菌への生物相の移行が見

られる（Horn＆Meike，1995）とか言われている。しかしながら、この温度で全ての微生

物が死滅するとは考えにくい。

　一方、放射能に対しては、微生物の栄養細胞はO．3～0．4kGyの、芽胞は3～4kGyの放射

線量で1桁減少（Horn＆Meike，1995）とか、放射線量0．34～1．68kJで一桁減少

（Stroes－Gascoyne＆West，1996）とかいわれる。また10年冷却した廃棄体のチタン容器

表面の放射能に相当する52Gy／hの照射で、緩衝材の容器表面の微生物数は9日間で7桁減

少したという報告がある（Stroes－Gascoyne＆West，1995）。しかし、米国牛肉缶詰工場で

5kGyのγ線滅菌した缶詰の中で増殖してきた細菌Dθinoeoeeus　radioduransの報告により

放射線抵抗性細菌の存在が明らかになり、そのメカニズム（DNA修復機能）も解明されつ

つある（鳴海，2003）。West　et　al．（2002）は放射線抵抗性微生物のデータを、文献（カッコ

内）を引用しながら以下のようにまとめている。

・米国Yucca　MountainやNevadaの微生物は、10kGy（1．63Gy／min）のγ線に耐え、

　　照射終了後、培養できる状態に復活した（Pitonzo　et　al．）。

・シアノバクテリアの1種は、15kGyのX線では死滅しなかったが、20kGyで死滅した

　　（Billi　et　al．）。

・硫酸塩還元細菌の1種は、1000Gy（40分間）の照射に耐性があった（West）。

・Three　Mile　IslandではH202の存在と10Gy／hの照射下でも微生物が存在した（Booth）。
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　これに対し廃棄体表面の放射能は3×103Sv／h（γ線としての値なので3×103　Gy／h相当）

という見積りがある（図2．2）。このレベルであれば、現在報告されている放射線抵抗性微

生物も生存し得ないと予想される。しかし、放射能が2～3桁ほど低下する1000年後（核

燃料サイクル開発機i構1999）には、廃棄体でも放射線抵抗性の微生物が生存しうることが

示唆される。

・現時点での評価

　高レベル廃棄物の廃棄体は、約1000年後と予想される処分容器破損時までは、無菌と考

えるのが現実的であろう。それ以降は、外から微生物が侵入し生き残ることも考えられる

が、緩衝材など他のバリアの微生物量よりも高密度になる要因は考えにくい。

（2）オーバーパック

・微生物の持込みまたは土着微生物

　とくにオーバーパックを殺菌しない限り、微生物は持ち込まれると考えるべきであろう。

・微生物の増殖を促進する要因

　ほかに阻害要因がなければ、オーバーパック等の腐食により発生する水素を電子供与体

とし、持ち込まれた酸素や周囲から拡散する電子受容体および栄養塩を利用して、オーバ

ーパック表面で微生物が繁殖する可能性はある。圧縮成型された緩衝材中でも、他の構造

物との境界面には細菌数が多かったという報告もある（Stroes－Gascoyne　et　a1．，2002）。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　廃棄体の温度および放射能は微生物にとって厳しい条件だが、日本で計画されている

190mm厚の炭素鋼オーバーパックの外側の放射線は0．1Sv／h程度という報告もあり（核燃

料サイクル開発機構，1999）、これなら放射線抵抗性の微生物は生存しうる。温度も100℃

以下であれば、好熱性微生物は生存しうる（表2．3）。一方、廃棄体と反対側にあたる緩衝

材側からは、後述（3）で述べるように乾燥という微生物抑制要因が働く。

　次に例えば1000年後にオーバーパックが破損した場合を考えると、廃棄体の放射能が

1013Bq程度（核燃料サイクル開発機構，1999）、それに対応する放射線量が最大1Sv／h（図

2．2）とすれば、前述（1）より放射線抵抗性微生物以外の微生物にはダメージとなる可能性が

強い。

・現時点での評価

　オーバーパック内面については、廃棄体の項で述べたように、放射線によって無菌に近

い状態となろう。外面については乾燥などにより廃棄物容器を囲む緩衝材に数十cmの微生

物活性が無いまたは抑制された領域を作りうるという見解が出されている（後述（3）参照）。

（3）緩衝材

・微生物の持込みまたは土着微生物

　緩衝材は粘土／ベントナイトを主成分とし、砂が混入される場合とされない場合がある。

17



緩衝材に用いる粘土／ベントナイトは微生物繁殖に適した環境ではないが（Musslewhite

et　al．，　West　et　a1．，2002）、乾燥重量あたり1．1×102～3．5×104／gDWの生菌数が確認され

ている（Haveman　et　al．，1995）。乾燥密度を1．5～2．O　g／cm3程度に圧縮成型したときの生

菌数は102～104／cm3のオーダーであろう。微生物は緩衝材製造の過程で減少するが、無菌

とはならない（Fukunaga　et　a1．，1993）。

　なお、ベントナイト中の全菌数の測定は粘土粒子によって妨害される（Haveman　et　a1．，

1995）が、CFDA－AM（Carboxy且uorescein　diacetate　acetoxymethyl　ester）で染色すれ

ば計数可能であった。ベントナイト鉱床の1rnの深さのサンプルにこの方法を適用した結

果は、乾燥重量あたり106／gDW（容積あたり106／cm3）のオーダーかそれ以下であった

（Fukunaga　et　a1．，2005）。全菌数、生菌数の意味については、後述（5）天然バリア（岩盤）

を参照いただきたい。

・微生物の増殖を促進する要因

　処分場開設時に持ち込まれる酸素は微生物の増殖を促進する要素である。一方、後述の

理由により微生物は廃棄体の近くで一旦減少すると予想されるが、その後、緩衝材の亀裂、

変形が起きたり、Ca型化が起きると微生物の侵入が可能となる状況が考えられる（核燃料

サイクル開発機構・電気事業連合会，2000；West　et　a1．，2002）。一方、ベントナイトからは

有機i物が溶出し、微生物の増殖が促進されるという実験結果が得られている（福永，1992；

Fukunaga　et　al．，1993）。有機i物溶出が廃棄体からの熱や放射線により促進しうることも確

認された（Stroes－Gascoyne　et　a1．，1997a）。これらベントナイト由来の有機i物は電子供与

体として働いていると思われる。オーバーパックの腐食による水素の供給、岩盤からの電

子受容体、電子供与体や栄養塩の供給も、微生物増殖促進に働く。またベントナイトが毒

性物質から微生物細胞を保護する作用も示唆されている（Ueshima　et　al．，2000）。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　ベントナイトを主成分とする緩衝材は圧縮成型される。その結果として、乾燥およびフ

ィルトレーションという微生物に抑制的な作用が働く。カナダAECLの地下実験施設URL

（表2．9）では、圧縮成型されたベントナイト50％の緩衝材の中央に模擬i廃棄体としてのヒ

ータを設置して緩衝材中の微生物挙動を調べるBCE（Buffer／Container　Experiment）を実

施した。ヒータから離れた含水率（moisture　content）20％のサンプルでは生菌数が検出さ

れたものの、ヒータ近くの含水率13％のサンプルでは不検出だった。砕石75％一粘土25％

の埋め戻し材では含水率6．7％でも生菌数が検出されたので、この微生物抑制現象は圧縮ベ

ントナイトの水分活性（aw＝water　activity）の低さによると判断された（Stroes－Gascoyne

et　a1．，1996，　Stroes－Gascoyne　et　al．，1997b）。青木ら（2003）も日本の釜石鉱山でカナダ

URLと同様の試験を行い、含水比12％以下では培養法による微生物が検出されないという、

カナダと同様の結果を得ている。含水率15％が微生物生存のボーダーラインとするとこれ

はaw＝0．96に相当する（Stroes－Gascoyne　et　a1．，1997b）。しかしながらボーダーラインは

aw＝0．9という記述（Hom＆Meike，1995）もあり、また、表2．4に示すように、食品中
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などには更に乾燥に強い微生物もいる。

表2．4含水率の異なるNa型ベントナイト（MX－80）といろいろな材料の水分活性（純水に

対する水蒸気圧の比）、およびそこで繁殖する微生物

水分活性
iwater
≠モ狽奄魔奄煤j

材料 この水分活性で増殖する微生物の例

1，000 純水 0∂〃ノb由在θr属S〃プ物η7属

0，995 人の血液 Sぴβ餌000CCレS属，合0舵佗ん2属

0，990 地下水（500m） 8∂αWs属，硫酸塩還元細菌，ρsθ〃db1ηoη∂s属

0，980 海水
0，960 MX－80、水25％ ρsθ〃obノηoη∂s属，硫酸塩還元細菌，励〃b属

0，950 パン 大部分のグラム陽性かん菌
0，920 MX－80、水20％

0，900 メールシロッ　、ハム グラム陽性球菌
0，850 サラミ 品00力計0ノη0θ5m耽〃（酵母）

0，800 フルーツケーキ、ジャム S∂0助計αη0θ5力碗ρθηた淵醐属（カビ）

0，780 MX－80、水15％

0，750 Salt　lake，　Salt　fish 〃ヨノb垣斑θ！伽η属，〃ヨ1bcOOCレS属

0，700 Cereal，　Dried　Wsh λわτo！7〃cルηノ（カビ）

（Stroes－Gascoyne　et　a1．，1996を一部改変）

　Pedersen　et　al．（2000a）は、地層処分場環境に適応できそうな、いろいろな微生物を圧縮

ベントナイト（100％）中に接種した。その結果、15カ月では芽胞形成菌のみ生き残った。圧

縮ベントナイト（100％）中に接種された硫酸塩還元細菌は、乾燥密度1．5g／cm3以下でのみ

生存した（Pedersen　et　al．，2000b）。乾燥などにより廃棄物容器を囲む緩衝材に数十cmの

微生物活性が無いまたは抑制された領域を作りうる（Stroes－Gascoyne＆West，1997）とい

う見解が出されている。しかしながら、処分場開設時に入った酸素が残っている時期に、

乾燥に強いカビなどが繁殖できる条件までawが上昇すれば、このシナリオどおりにならな

い可能性もある。

　次に、緩衝材のフィルトレーションについては、ベントナイトの孔径（porosity）が細菌の

大きさより小さいこと（Stroes－Gascoyne　et　al．，1999）から、外部からの微生物侵入防止

効果が期待されている。ある種の微生物を用いた圧縮緩衝材中の移行試験では、ベントナ

イト含有率が50％であれば3～20週間で5mm以上の顕著な移行は無い（Stroes－Gascoyne

et　al．，1999，　Fukunaga　et　al．，2001）、またベントナイト含有率を70％以上とすれば3週間

で全く移行が認められない（Fukunaga　e七a1．，2001）という結果が得られた。ただし、前

述のように長期的には亀裂形成などの可能性もあり、このフィルトレーション効果がどれ

だけ持続するかは直接的証明が難しい。

　オーバーパック破損時の放射線の影響は、オーバーパックの項を参照いただきたい。

・影響不明の要因

　ベントナイトのpHは微生物に影響を与えることは考えられる（長沼ら，1999参照）が、

促進的か抑制的かを判断することはできない。
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・現時点での評価

　ベントナイトを主成分とする緩衝材中の微生物量は、処分場開設後しばらくは、乾燥や

フィルトレーション効果によって低いレベルに抑えられることが示唆されている。模擬廃

棄体近辺では生菌数不検出というデータもある。しかし無菌とまで言い切っている論文は

見当たらない。このような微生物抑制要因は徐々に作用が弱まってくるので、やがて緩衝

材の微生物量は増加に転ずると予想されるが、長期的にどの程度のレベルになるかの予測

は難しい。その点、下記論文が参考になるだろう。

　Stroes－Gascoyne　et　al．（2002）は、カナダAE　CLのURLにおいて、BCE（Buffer／Container

Experiment）とは別に2．4m3の粘土主体の緩衝材（moisture　18％）を花闇岩中に埋めるITT

（Isothermal　Test）を実施した。6．5年ののち、緩衝材サンプルの微生物量やガスを測定し

た。緩衝材中の好気性菌104／gDW（乾燥重量）、嫌気性菌102／gDW、緩衝材中よりもコン

クリート等との境界面の方が1桁菌数が多いこと、PLFA（リン脂質の脂肪酸組成）から推

定した菌数は107／gDWであったこと（培養できない菌が多いのではないか）、酸素消費や

硫酸還元活性は低く、底部でのメタンや水素濃度は僅かに上昇しただけであったこと等の

結果を得た。

　Fukunaga　et　aL（2005）は、日本のベントナイト鉱床において、2～30年の間撹乱されて

いない湿った場所で、深さ方向の細菌の分布を調べた。その結果、コンタミネーションの

恐れなくコア採取できた3地点における1mの深さのコアでは、好気性菌、嫌気性菌とも

102／gDW以下、　CFDA－AM染色菌数は106／g　DW以下となった。孔口には概略、105／g　DW

以上の好気性菌、104／gDW以上の嫌気性菌、107／g　DW以上のCFDA－AM染色菌数が測定

されていたので、ベントナイト層が微生物に対し抑制的であることがわかる。その原因は、

ベントナイトの乾燥密度の高さか、あるいはフィルトレーション効果だと考察した（詳細

は第3章に記載する）。

（4）埋め戻し材

・微生物の持込みまたは土着微生物

　埋め戻し材は緩衝材に較べると粘土より砂の比率が大きいので微生物活性はより高くな

る条件を備えている（Musslewhite　et　al．，2003参照）。微生物相も多様という（Pedersen，

2000）。人、建設資材、換気システムを通しての持ち込み（Horn＆Meike，1995）ととも

に、埋め戻し材は、処分場に持ち込まれる微生物の持込みルートとして重要であろう。

・微生物の増殖を促進する要因

　緩衝材と同じような状況が考えられる。また、使用済燃料を花闇岩中に処分する際、掘

削した岩を埋め戻し材として使用すると、埋め戻し材とともに大量の栄養塩が持ち込まれ

るだろうという予測（West　et　al．，2002）もある。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　乾燥・フィルトレーション効果は緩衝材ほどは強くないだろう。
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・現時点での評価

情報が少ないため、評価を差し控える。

（5）天然バリア（岩盤）

・微生物の持込みまたは土着微生物

　岩盤には土着の微生物が存在する。その量や微生物相は、処分場開設に伴う環境変化に

よって一旦変化しても長期的に環境がもとに戻ってくれば、再現される可能性もある。そ

れを考えると、サイトごとの岩盤の微生物の現状把握は大変重要となる。

　岩盤の微生物量測定においては当初、掘削に伴う地上からの微生物混入（コンタミネー

ション）と試料を地上に引き上げる過程で微生物が受ける環境変化等のテクニカルな問題

が懸念されていたが、掘削水へのトレーサー添加とそのサンプル中の濃度測定などの対応

が為され（例えば、McKinley　et　al．，1997）、データの信頼度も上がってきた。以下、微生

物量の測定結果をレビューするが、測定法（アクリジンオレンジ、DAPIなどの蛍光色素で

微生物細胞を染色し顕微鏡下で計数する全菌数、寒天培地や液体培地での菌の増殖から判

断する生菌数など）の詳細は各論文で異なり、結果が一律に評価は出来ない点に配慮が必

要である（なお前述（3）緩衝材の項も同様の前提で記述した）。

　Pedersen（1997）はコンタミネーションの無いことを確認しつつ、岩盤内の地下水の微

生物調査を実施している。スウェーデンとフィンランドで実施された多くの掘削井の微生

物調査によれば、全菌数は1×103～5×106／mLの範囲のデータが得られ、各サイト内の平

均値は105／mLのオーダーであった。生菌数／全菌数の比は、0．1％以下～10％、平均1．7％

であった（Pedersen，2000）。日本の釜石鉱山の掘削井等では、表2．5に示すとおり、全菌

数は2×104～2×105／mL、生菌数／全菌数の比は0．02％～3．5％であった。また1つの掘削

井（KH－1）の2箇所の深度の地下水を各々フィルタ上に濃縮し、核酸抽出、　PCR（Polymerase

chain　reaction）による増幅、　DGGE（Denaturating　gradient　gel　electrophoresis）を経

て得た13種類の16SrRNA遺伝子断片の塩基配列は、その半分がある種の硫酸塩還元細菌

（Dθsulfotomaeulum属）と相同性が高いことがわかった（Ishii，　Fukunaga　et　al．，2000）。

表2．5　釜石鉱山の掘削井等から採取した地下水の水質と細菌数

試料採取

@地点
温度
i°C） pH

電気伝導

@度
imS／cm）

SO42－

img／L）

TOC
img／L）

全菌数
iNo．／mL）

好気性従

ｮ栄養細

@菌

嫌気性従

ｮ栄養細

@菌
KH－1－5 10．23 9．6 0．7 1．2x105 4．6x103 ＜10

KH－1－2 14．2 10．22 14．6 1．5 1．5x105 3．6x102 ＜10

W－20 12．6 8．54 65．8 6．6 0．9 4．6x104 1．Ox101 ＜10

TK－14 11．2 8．99 51．6 5．9 0．8 　　4P．7x10 ＜10 ＜10

TK－24 15」 9．68 99 17．5 1．2 　　4S．3x10 　　1P．Ox10 ＜10
＊：現地に設置されたメーターの読み値

（Ishii，　Fukunaga　et　al．，2000より）

21



　亀裂内面の付着微生物量は直接的な測定が困難であるが、地下環境に設置した固体（岩

石または人工的な物質）表面の微生物測定では、全菌数として（0．1～7）×106／cm2（Pedersen，

2000）、max．5×105／cm2（Stroes－Gascoyne　et　al．，2000）という報告がある。全菌数、生

菌数のほか、14C取り込み速度による活性測定、遺伝子解析、単離同定なども行われている。

Pedersen（2000）は、活性測定結果から、幅0．1mmと仮定した亀裂中では付着性微生物の活

性は浮遊性微生物の活性より5桁大きいと推定した。加藤ら（未発表）は、帯水層コアにて付

着性微生物の菌数は浮遊性微生物の菌数より2桁大きいという結果を得た。

　岩盤の微生物を直接測定した例として、米国Yucca・Mountainの凝灰岩の微生物が、乾燥

重量あたりの全菌数で7×105～5x107／gDW、生菌数では3x101～4x104／gDWという

報告（Haldeman　et　a1．，1993）、また全菌数3×104～2×105／g　DW、生菌数1×101～3×

103／gDW（Kieft　et　al．，1997）という報告がある。しかしLehman　et　a1．（2004）は、米国ア

イダホ州の玄武岩で微生物不検出（コア、地下水とも）と報告した。Horn　et　al．（2004）は

やはりYucca　Mountainでリン脂質の脂肪酸分析から微生物量を乾燥重量あたり104～

105／gDWと報告した。結晶質岩と堆積岩の違いかもしれないが、データがばらついている。

　岩石マトリックス、亀裂の中の地下水中、亀裂内面の付着物の間の微生物量の比較は核

種移行評価の上で重要となってくるが、亀裂に当たるコアが取れるかどうかという制限や

方法の困難さからか、まだまだデータが少ない。

　一方、水域の底泥では多くの微生物が検出されている。例えば米国South　Carolinaの底

泥の帯水層では200mあまりの深いところまで、多様な微生物が存在し（Balkwill　et　a1．，

1989）、1×106～5×108／gDW、生菌数1×103～4×107／g　DW（Hazen　et　al．，1991）であっ

た。湖底泥由来の地層ではメタン生成古細菌、硫酸塩還元細菌、および鉄還元細菌が検出

された（McKinley　et　a1．，1997）。一方、粘土層の底泥では深くなるにつれて（古い時代にな

るにつれ）細菌が大幅に減少している（Rothfuss　et　a1．，1997）。底泥は、処分場を囲む岩盤

とは状態が違うかもしれないが、廃棄物から有機i物が供給されたケースに近い環境かもし

れず、そのデータは捨てがたい。

　処分場開設前の岩盤i中の微生物量に影響する要因としては、温度、岩石の種類、亀裂の

状態、地下水条件、とくに栄養塩、電子受容体、電子供与体の供給などが考えられる。

Pedersen（2000）はスウェーデン、フィンランドで調査した地下水水質（pH　7．0～10．2、　Eh

－334～＋205mV、　TOC　75～1050μMなど）やガス組成（水素0．005～78　mL／L、メタン2

～10，500mL／L、二酸化炭素0．5～670　mL／L）などのパラメータと全菌数との相関を論じ、

TOC（全有機炭素）と全菌数の相関以外には明確な相関性は確認されていないと報告した。

とすると地下水中の有機物濃度が微生物量を決めるのかという議論が出る。しかし昨今、

水素を利用した生物圏（hydrogen－　driven　biosphere）の重要性が指摘されている（Pedersen，

2000）。非生物的な水素発生の条件検討や発生量の報告も為されている（Stevens＆

McKinley，　2000）。地下深部から供給される水素ガスと二酸化炭素とで微生物が増殖しTOC
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を増やす可能性を考えると、TOCは微生物増殖の原因か結果か解らない。

　では現場ではどのような微生物がどういう活性を有し、活性や増殖を制限している要因

は何か。現場の水質データ解析のほかには、同位体解析からメタンの成因などを調べる方

法（水谷義彦，1995）、分析生物学的手法による微生物の系統解析（Pedersen，1997）から

現場で優占している代謝を推定する方法がある。Kieft　et　al．（1997），　Horn　et　al．（2004）や

Murakami　et　a1．（2003）は、現場から採取したサンプルを実験室で培養することによって、

増殖制限因子を解明しようとしている。Kieft　et　al．（1997）は、岩盤中の微生物が水分また

はCの添加により、Horn　et　a1．（2004）は、　CまたはPの添加により対照より大幅に増殖す

ることから、これらが現場で微生物の増殖を制限しているとした。Murakami　et　al．（2003）

は日本の東濃において地層中のlignite（褐炭）を破砕して添加することにより微生物が急

速に増殖することを示した。一方、Stroes－Gascoyne　et　al．（2000），　Kato　et　al．（2003）らは、

微生物が増殖できるチャンバーを現場に沈める方法を行っている。Kato　et　al．（2003）は、海

洋ではあるが、現場で増殖する微生物と増殖しない微生物をこの方法で識別した。

　岩盤の微生物で注目すべきことは、これだけ貧栄養の環境であるのに、水が保持されて

いれば微生物はほとんどの試料で検出されることである（West　et　a1．，2002）。多くのデー

タが蓄積しているスウェーデンでも掘削井の全菌数は最低103／mL、でそれ以下というデー

タは無い（Pederesen，2000）。石井（未発表）は帯水層の微生物を、有機i物も栄養も供給

されない条件に置いて容易に死滅しないことを確かめている。発酵工学や排水処理分野で

用いる微生物の死滅係数で試算すれば、岩盤の微生物はすぐ絶滅してもよいはずなのに、

なぜゼロにならないのか。この理由としては、微生物の大部分が不活性で貧栄養に耐えて

いるという説明と、岩盤でも基質が供給されているという説明とがある（Parkes，2003）。

後者の説明としては、岩盤の微生物は、深部から供給される水素を利用しているという説

（Pedersen，1999；Morita，2000）、熱により生成する酢酸が関わっているという説（Parkes，

2003）、酸化的雰囲気では黄鉄鉱（pyrite）をエネルギー源として微生物が有機i炭素を作る

（Pedersen＆Karlsson，1995）という説がある。

　このように知見は蓄積されつつあるので、サイトが与えられれば調査を実施し、以上の

データと比較評価することができる。調査の際は、微生物量のみならず、環境条件や微生

物の分布、群集構成、集塊化したバイオフィルムとして岩石に付着して動かない微生物と

浮遊性で地下水流に乗って動く微生物との比なども重要となる。主要な微生物の代謝様式

や水化学から現場での微生物反応が推定できるし、付着／浮遊微生物の比は放射性核種の

移行に関わってくる。

・微生物の増殖を促進する要因

　地層処分場の開設によって微生物の増殖が促進される要因としては、有機物および酸素

の持ち込みが考えられる。有機物は前述（3）（4）のようにベントナイトや埋め戻し材から供給

される。また深地層はもともとEhが低いことが多いが、酸素が供給されればより収率

（Yield）の大きい好気性微生物（処分場開設時に持ち込まれる）が繁殖し、微生物量が増
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えることが考えられる。しかし人工バリア由来の有機物と酸素は、処分場が閉鎖されれば

供給が止まると考えられるので、この増殖の期間には限りがある。

　一方、廃棄体の熱による温度上昇が、水とともに栄養塩を移動させたり（Horn＆Meike，

1995）、好熱性微生物の増殖を招く可能性がある。日本では、人工バリアの最外層にあたる

緩衝材外側の温度が、処分場開設数十年後に最大80℃、1000年後に50～60℃という試算

がある（核燃料サイクル開発機構，1999）。その前提に立つと、処分場に接する岩盤では、

好熱性微生物の増殖が促進される可能性がある。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　地層処分場の開設によって、熱による乾燥や放射能が、天然バリア（ニアフィールド母

岩）の微生物の一部を抑制または死滅に導くことは充分考えられる。しかし、その条件に

適応できる微生物は生存するであろう。

・影響不明の要因

　処分場開設による、例えば熱による岩石の変質（鹿園，1995）が微生物に及ぼす影響につ

いての情報は、現在のところ得られていない。人工バリアのpH等の水化学の影響も不明で

ある。

・現時点での評価

　岩盤iにおける微生物量は、処分場の閉じ込め性能評価の上で重要な部分を占める。現時

点の情報から、仮に次のような推定をした。

・処分場開設前の岩盤では、大部分のサイトで微生物が存在する。

・処分場開設直後には、微生物量を増加させる要因の方が大きいように考えられる。

・長期的な微生物量の上限は、岩盤中のC量や栄養塩量によって決まるという考え方があ

　　り（McKinley＆Grogan，1991）、実際にそれより超えることは考えにくい。

・長期的な微生物量が現在（処分場開設前）の岩盤の微生物量と大幅に違うことを示唆す

　　る要因は見出されない。

　これらの推測（とくに2，3番目）を裏付けるには、試験やナチュラルアナログの調査

等が考えられる。Crozier　et　a1．（1999）は、10億年前に臨界に達した天然の原子炉と言われ

るOklo（ガボン）で微生物の系統解析を実施し、その多様性を示した。またOkloの掘削

井の微生物量が他の深地層掘削井の微生物量と同じレベル104～106／mLであったこと

（Pedersen＆Karlsson，1995）は、4番目の推測を裏付ける。とすれば、現在の岩盤の微

生物の調査が長期予測のためにも有用といえる。

（6）まとめ

　以上のレビューから微生物量の見積もりに関する予備概念モデルを作成し、図2．6に示し

た。微生物量と、それに影響を及ぼす要因（実質的に影響が小さいと判断される要素は図

から除外）とを図示してある。天然バリア（岩盤）の微生物量は、亀裂内の量として表し

た。根拠が十分でない微生物量には？マークを付した。
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a処分場開設前

b開設～オーバーパック破損前

cオーバーパック破損後

■〔〕
増殖促進　　抑制　　　不明

微生物量に影響を及ぼす要因

○・ほぼ無菌
○・全菌数104／cm3未満、生菌数102／cm3未満（微生物少）

O・深部地下水なみ・全菌数iO4～iO6／cm3、生菌数102～104／cm3

⇔・全菌数106／cm3超、生菌数104／cm3超（微生物多）

微生物現存量

図2．6　高レベル廃棄物処分における微生物量見積りに関わる予備概念モデル
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　処分場開設前の図では、天然バリアは地下圏（亀裂中の地下水で代表）の、その他は処

分に用いられる材料の微生物の状態を表す。後者には処分場に設置されるまでの工程によ

る殺菌等の影…響が反映されている。開設～オーバーパック破損前の図では、処分に伴い生

じる要因が微生物量に影響し、例えば緩衝材の層のうち廃棄体に近い部分は微生物現存量

が減るとし、一方岩盤では増える部分があるとしている。それに続く時代であるオーバー

パック破損後の微生物量は、処分場開設前の状態に戻るとしている。いずれも図示された

微生物量は推測にすぎず、今後、微生物量に影響を及ぼす各要因について情報の充実、感

度解析、定量化などをして、より精度の高い概念モデルにつなげていく必要があるが、敢

えて結論的なことを言うとすれば、次の予測が可能であろう。

・処分場開設後しばらくは、廃棄体近傍は、放射線や熱による乾燥により、微生物量が少

　なく、ベントナイトのフィルトレーション効果により外部からの侵入も抑制される。

・廃棄体から離れると、開設時の酸素の持ち込み、ベントナイト等からの有機i物持ち込み、

　適度な温度上昇など微生物量を増加させる要素もある。

　微生物量を表すものとしては生菌数、全菌数、PLEAなどが用いられてきたが、何で表す

のが適当かについては見解が定まっていない。Wang＆Francis（2005）は、微生物活性を制

限する環境条件が重要であるとして、環境条件の評価からYucca・Mountainでは微生物影響

を無視でき得る、WIPP（表2．9参照）では無視できないとコメントした（後者では実験デ

ータも提示）。しかし、微生物を無視できない場合、微生物量を何らかの形で定量化してい

かないと、長期予測のための数値モデルの構築が難しくならないだろうか。

　今後、予測の信頼度を高めていくには、微生物定量の技術を高めつつ、天然バリアにつ

いては現在の岩盤の微生物挙動の把握、人工バリアについてはナチュラルアナログの調査

などを深めていくべきと考える。
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2．6高レベル廃棄物処分における微生物影響の見積り

　微生物影響（微生物が処分場の閉じ込め性能に及ぼす影響）は、結局のところ放射性核

種の移行に及ぼす影響であるが、そこに至る過程は多岐にわたる。前述（2．4）の微生物影響

項目のうちTRU特有の項目は除き、以下に文献情報を整理した。

（1）錯体形成・消費

　深地層の地下水中にはフミン酸、フルポ酸など金属と錯体を作る有機i物が存在する。放

射性核種とも錯体を形成して（例えば、Nagao　et　a1．，1998；Tochiyama　et　al．，2000）、放射

性核種が固体表面に収着する量を低下させる可能性が考えられる。一方、炭酸など他の配

位子との競合を考慮すると、溶存化学種の変化は大きくないという報告もある（核燃料サ

イクル開発機i構，1999）。

　微生物による有機物分解産物や生合成生成物の中には、金属と錯体を作るものがある。

代表的なものに、微生物が分泌しFe3＋を細胞に取り込む機i能を有するシデロフォア

（Takahashi＆Igarashi，2000；大貫，2002；Aiken・et・al．，2003）があるが、その他報告例

を表2．6に示す（Horn＆Meike，1995）。　West　et　al．（2002）は、　isosaccharinic　acidやフル

ポ酸、フミン酸など、より高分子の物質の生成も重要視している。このような金属との錯

体形成はキレート形成とも言われた（核燃料サイクル開発機構・電気事業連合会，2000）が、

これはシュウ酸などキレート環を持つ錯体の形成の総称である。

表2．6微生物の生成物による錯体形成の例

微生物由来の生成物 作用
トリカルボン酸 マンガンの錯体形成
クエン酸 プルトニウムの錯体形成
カテコール ゲルマニウムの細胞取り込みに随伴するアクチ

jド核重
シュウ酸、サリチル酸、酢酸、乳
_、ピルビン酸の塩、ポリペプチ

ウランの可溶化

浸出水中の未同定の低分子陰イ

Iン
テクネチウム、コバルト、ウランの可溶化

モリブデン欠乏培地でβらo物5

K碗ηg励5絃により生成された未

ｯ定の氏分子陰イオン

モリブデンの錯体形成

アルカリ性の塩湖中の未同定の

L機配位子
通常不溶性のトリウム、プロトアクチニウム、ウラ

刀Aプルトニウムのイオンの高濃度溶解の維持
シデロフオア ガリウム、クロム、アルミニウム、スカンジウム、イ

塔fィウム、プルトニウムと結合
〃θ］已〃o〃7！bηθ∠ηs カドミウム、銅、亜鉛、水銀、鉛、ストロンチウム、

Cンディウム、セリウム、パラジウムと結合

糖来　膜および細胞壁 金　のF特異的ロ着音立

（Horn＆Meike，1995より一部改変）
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　一方、微生物は錯体形成をする有機i物を消費する作用も持つ（例えば、Jacquot　et　a1．，

1997）。これは核種閉じ込めの点からみて安全側に働く作用となる。地下水中の錯体濃度は

微生物によって増加するのか減少するのか、錯体と核種との関係はどうかなど、研究途上

の課題が残っている。

（2）コロイド形成

　後述の吸着・核種取り込みでも述べられるように、バイオフィルムの微生物細胞表層の

多糖類などは金属と結合する。それが剥がれて間隙水中を移動すると、核種移行を促進す

ることになる（Horn＆Meike，1995）。これらの剥離した微生物はradiocolloidと呼ばれ地

下水の流れに乗って移動するが、イオンより大きいので岩石基質部の隙間に拡散しにくい

ため、拡散による移行遅れが利かず、溶解性核種より動きやすくなる（West　et　al．，2002）。

　カナダAECLでは地下水中のコロイドの調査を行っている（Vilks＆Bachinski，1997）。

0．01～0．45mmの自然のコロイドは1mg／Lとのことであるが、そのどの程度が微生物由来

かがわかると、貴重な情報となろう。

（3）pHの変化

　一・般に微生物による還元性物質の酸化はpHを低下させる（Horn＆Meike，1995）。しか

し酸素以外の電子受容体による酸化還元反応においては、pHを上昇させることが多い（後

述（4）酸化還元反応の項参照）。微生物代謝によるpHの変化は確かにあるが、鉱物との相互

作用とか、他から拡散してきた硫化水素の酸化による硫酸生成とかがあり、各々の場での

微生物反応のみを取り出して評価するのは難しい。

（4）酸化還元反応

　微生物による酸化還元反応は多様であり、各種の有機物や水素、硫化水素などの電子供

与体と、酸素、硝酸塩などの電子受容体との組み合わせはおそらく無限に近い。さらに共

生の関係（鎌形，1992）、AOM（Anaerobic　Oxidation　of　Methane）（Himrichs・et・al．，1999

Treude＆Boetius，2003）やANAMMOX（Anaerobic　Ammonium　Oxidation）（Strous，2000）

など近年発見された重要な反応もある。また実際にそれで微生物がエネルギーを獲得して

いるかどうかは別として、ウランの還元（U6＋→U4＋）（Suzuki　et　a1．，2003）、プルトニウム

の還元（大貫，2002）、クロムの還元（Cr6＋→Cr3＋）、金・銀の還元（Horn＆Meike，1995）、

セレンや砒素の還元（Yamamura・et・al．，2003）も微生物によって進行しうるといわれる。

　このような酸化還元反応を解析コードに乗せるため、真実を脱落させない範囲でいかに

単純化するか、いくつかのアプローチがあった。処分場に持ち込まれる微生物の最大活性

を予測しようとしたMcKinley＆Grogan（1991）は、28種類の代謝反応をリストアップし

ている。低レベル廃棄物からのガス発生のモデル化を試みた。Agg（1993）は、加水分解＋8

種類の反応で整理しようとした。これに対し、帯水層への有機物やウランの流入を想定し

28



て微生物挙動の解析を行ったHumphreys　et　a1．（1995）やWang＆Papenguth（2001）は、電

子受容体の種類で微生物反応を分類した。前者が酢酸生成（Acetogenesis）と酢酸からのメ

タン生成と水素からのメタン生成を分けているのに対し、後者はこれらすべてをCO2から

のメタン生成に包括している（酢酸生成の生成物はやがてメタンに変換されるとか、酢酸

がCO2と水素に分解しCO2の半分が水素全量と反応するというような設定と推測する）よ

うに見えるなどの差異があるが、基本的には同じ整理方法である。以下、Wang＆Papenguth

（2001）による整理を示す

く有機i物酸化＞

　CaiHb、0，iNd、＋（2ai－ci）H20→aiCO2＋diN且4＋＋（4ai＋b、－2ci－4di）H＋＋（4ai＋bi－2ci－3di）e－

〈一次的還元〉

好気的分解★

脱窒★

マンガン還元★

鉄還元★

硫酸還元★

　水素資化メタン生成★

　ぴ：著者注。硫酸還元は、英語では硫酸塩還元であるが、慣用的に硫酸還元とする。）

　実際の処分場環境ではそこに含有あるいは供給される電子供与体である有機i物に対して、

微生物による有機i物酸化と一次的還元が一体となって起こり、その際、一次的還元の対象

となる電子受容体の存在状況によって、一次的還元で挙げた6種類の反応のうち特定の反

応が（原則として上段が優先して）起きると考えられる。高レベル廃棄物の処分場では、

電子受容体としては、処分場開設直後に持ち込まれる酸素、それにより生成されるものも

含む鉄（皿）、地下水中に含まれることの多い硫酸イオンが重要なように思われる。花闇岩

の掘削井における微生物調査では、鉄還元細菌と硫酸塩還元細菌の重要性が示唆された

（Chappele＆］二〇vle）弓1992；Pedersen＆Karlsson，1995）。

　酸素を電子受容体とする酸化還元反応は、処分場開設直後に重要な役割を果たす。スウ

ェーデン（SKB）、フランス（ANDRAなど）、イギリス（BGSなど）、日本（JNC）の11

機関は協力して、地下に開設された処分場における岩盤による酸素消費を検討するREXプ

ロジェクトを実施してきた。酸素は容器腐食や岩との反応などにより処分場性能に影響を

及ぼすことが考えられる。微生物は、地下水経由で坑道に送られる硫化物、鉄（II）、マン

ガン（II）、地下深部からの水素、メタンなどをつかって酸素を消費することが明らかにさ

れてきた。例えば、微生物による0．31～4．5μM／dayの酸素消費速度が実験的に得られてい

る（Puigdomenech　et　al．，2001）。酸素が地下に入ることによりとくに注目されるのが鉄の

酸化還元サイクルである（Pedersen，2000；Sobolev＆Roden，2002；福永ら，1999）。また

核種移行において、U、　Puの微生物による還元の重要性が指摘されている（大貫，2002）。

02＋4且＋＋4e－→2且20

NO3・＋6H＋＋5e→0．5N2＋3H20

MnO2＋4H＋＋2e－→Mn2＋＋2H20

Fe（OH）3＋3H＋＋e－→Fe2＋＋3H20

SO42－＋9H＋＋8e－→HS－＋4H20

CO2＋8H＋＋8e－→CH4＋2H20
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（5）核種収着・取りこみ

　貧栄養環境ではバイオフィルムが出来やすく、バイオフィルムは地質学的な収着サイト

への核種収着（吸着＋吸収＋両者の区別がつかない現象）の妨げとなる一方、新たな収着

サイトを用意する。これは地質学的な収着サイトに通常収着しにくい核種に対しては効果

的である（West　et　al．，2002）。

　U、Puなどアクチノイドの収着濃集については大貫（2002）がレビューしている。またEh、

pH、ベントナイトの有無、滅菌の有無など条件を変えて微生物培養液と核種とを接触させ、

フィルタでろ過して分配係数（Kd）を求める一連の試験が行われた（工藤2000；Sasaki＆

Kudo，2001）。　Pu，　Npはベントナイトにも収着するが、微生物が存在すると更に1（dが増

す場合があった。

　微生物による核種収着・取りこみは、岩石等に収着しにくいヨウ素（後述のTRU廃棄物

で重要）に対して、その移行を抑え安全性を高めることを期待する見解もある。ヨウ素は

還元環境で1・として溶出するが、好気的な場に移行してくると、微生物によってCH31とし

て揮発したり、吸着されたりすることが示された（Amachi　et　a1，2003）。一・方、嫌気的条

件のままではどうなるか。Pu，　Npと同様の手法で分配係数（Kd）が測定されたが、微生物に

よりKdが上昇するケースがあった（工藤，非公開）。また、土壌を滅菌することにより1一

の吸着が低下した例（Bors＆Mar七ens，1992）は微生物による1一吸着の可能性を示す。

　Pu，　Np，1に関するデータは、微生物がこれらの核種の移行を遅らせる可能性を示唆する。

他の核種と微生物との関係も論じられている（上條ら，1999；大貫，2002）。

　しかしながら、カナダAECLや米国Yucca　Mountainにおける試験（微生物作用が核種

収着／取り込みだけであったかどうかは不明）では、バイオフィルムが核種移行を遅らせ

られなかったり逆に促進した例も報告されている（West　et　al．，2002）。

（6）金属腐食

　金属表面に微生物が付着してバイオフィルムができると酸素濃淡電池によって微生物腐

食（MIC＝Microbially　Induced　Corrosion）が起きるといわれる。細菌数は1m2あたり百

万程度であっても金属にダメージを起こしうる（Horn＆Meike，1995）。金属腐食に及ぼす

微生物影響は金属の種類による。炭素鋼であれば硫酸塩還元細菌が腐食を促進する。チタ

ンのMICの報告はない（West　et　al．，2002）。　Little　and　Wagner（1996）は、鉄鋼、ステン

レス、銅合金、ニッケル合金、アルミニウム合金のMICのCase　historyをまとめている。

　MICの事例としては硫酸塩還元細菌によるものが有名で、　Postgate（1979）以来、多くの

調査が実施されてきた。放射性廃棄物関連では最近、Savannah　River　Siteの使用済燃料処

分場においてクーポンを用いてMICの調査が行われた（Santo　Domingo，1998；Kovacova

eta1．2005）。我が国では、菅野（1961）、梶山（1994）らの先駆的な研究があり、腐食防食協

会（2004）による教科書もある。西村ら（1999）は、ベントナイト中における炭素鋼の腐食に及

ぼす微生物の影響の研究を行った。解析コードによる微生物腐食量の予測も行われている
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（核燃料サイクル開発機構・電気事業連合会，2000）。

しかし、オーバーパック表面が無菌となる可能性ある高レベル廃棄物処分場の場合は、金

属表面の微生物繁殖によるMICはあまり重要でないかもしれない。むしろ、緩衝材や母岩

中の微生物が生成する硫化水素などの腐食原因物質がオーバーパックまで拡散してきて腐

食を起こす可能性の方がより重要ともいわれる。King　et　al．（1999）は硫化水素による銅の腐

食を、谷口ら（2001）は飽和条件下における硫化水素による炭素鋼の腐食を検討したが、

いずれも影響は軽微という結論に至っている。

（7）ベントナイト変質

　West　et　al．（2002）は、微生物はベントナイトのミネラルを変化させる可能性はあるが致命

的ではない、微生物による直接的な分解は問題とならないだろうと述べている。アミン系

などの有機性カチオンがベントナイトの主要構成鉱物であるスメクタイト（モンモリロナ

イト等）の隙間に入り込みベントナイトの特性を変える可能性は示唆されている（電気事

業連合会・核燃料サイクル開発機i構2005）。

（8）空隙閉塞

　岩盤中の核種の移流・分散に及ぼす微生物影響は、固相の溶解による流れの促進と、詰

まりやバイオフィルムによる流れの抑制と考えられる。空隙の小さい人工バリアにおける

影響は一層大きい。空隙閉塞に関する実験報告としては、2日間で目詰まりしたというもの

や180日間目詰まりしなかったというものがある（West　et　al．，2002）。

　焼結ガラスに飢餓細胞または増殖させた栄養細胞を注入し透水性を調べたところ栄養細

胞の場合のみ透水性が低下した（MacLeod　et　al．，1988）。またLappin－Scott　et　al．（1988）

は飢餓細胞を滅菌した砂岩のコアに注入し、更に有機物を注入する試験を行い、透水性が

低下したことから空隙がブロックされたと判断して、石油回収への利用を提案している。

　微生物による空隙閉塞の程度は条件によって変化するが、水理に影響を与えることは明

らかなようである。しかし、それが核種移行に促進的か抑制的かの判断は、Horn＆Meike

（1995）もWest　et　al．（2002）も慎重に避iけている。

（9）ガス発生

　微生物によるガス発生の検討がされているのは、主として低レベル廃棄物やTRU廃棄物

である（例えば、Francis　et　al．，1997）。高レベル廃棄物でも、オーバーパックの微生物腐

食（MIC）により発生するガスを含めれば（West　et　al．，2002）微生物影響を無視できない

が、そのとき発生する水素ガスは微生物により消費される可能性が高いと考えられる。

Stroes－Gascoyne　et　al．（2002）は、6．5年間埋設したベントナイト系緩衝材からのガス発生

を測定したが、顕著なガス発生は観察されなかった。

　ガス発生の影響としては、圧力上昇のほか、埋め戻し材に短絡通路ができることによる
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核種移行促進がある（West　et　al．，2002）。

（10）ガス消費

　腐食などで発生する水素は、メタン生成古細菌、水素を消費する細菌などの微生物によ

り利用される（Horn＆Meike，1995）。

（11）廃棄体（ガラス固化体）の浸食

　有機酸生成による細菌コロニー下のpH変化やキレートによりガラスが溶解しうる

（且orn＆Meike，1995）、カビによる有機i酸生成がガラスを溶解しうるが、それには有機物

が混入する必要がある（West　et　al．，2002）などの見解はある。しかし、一方、微生物は放射

線分解で生じる酸化剤を、その場に存在するであろう水素や鉄を使って消費するという浸

食抑制の作用も持つ（West　et　al．，2002）。

（12）岩石の風化

　微生物は岩石の風化を促進し、粘土を生成して地下水の流れを変え、核種収着に影響を

及ぼす（Puigdomenech　et　al．，2001）。風化で出来た鉱物は岩盤の亀裂を埋めることが考え

られる。Kawano＆Tomita（2001）は、火山灰の調査から、火山灰中には透過型電子顕微鏡

（TEM）観察から計算すると108／g台、生菌数で106／g台の微生物が存在したこと、そして

細胞がallophaneやsmectite（montmorillonite）に見える物質に覆われているというTEM

観察や培養実験から、微生物は無機化に寄与していることを示唆した。

（13）まとめ

　以上のレビューから図2．6をベースに、微生物影響の見積もりに関する予備概念モデルを

図2．7に示した。図2．6における各要素の表示は消してあるが、その作用の結果としての微

生物量は図2．7にも残してある。処分場開設前（a）には放射性核種は持ち込まれていない

ので、微生物影響は図示されていない。

　処分場開設後、廃棄物が持ち込まれるが、シナリオではオーバーパック内に閉じ込めら

れている。そこで、放射性核種に対する微生物の直接的な作用はこの時期には除外する。

また廃棄体の浸食は、廃棄体内が無菌と考えられるので除外する。微生物影響としては、

廃棄体の近傍では、金属腐食というマイナス効果（核種移行促進）が考えられるが、一方

微生物によらないものも含めた金属腐食で発生する水素ガスを微生物が消費したり、放射

線により生成する酸化物の還元や酸素消費による還元環境の形成といったプラス効果（核

種移行抑制）も予期される。これらがどの程度作用するかは、廃棄体近傍の微生物量の見

積りにも依存する。天然バリアや緩衝材・埋め戻し材においては、空隙閉塞、錯体形成・

消費、pH変化という影響が予想されるが、それらはプラスに働くかマイナスに働くか不明

である。これらの影響は、処分場開設による微生物増殖が顕著であれば大きくなると予想
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a処分場開設前

b開設～オーバーパック破損前

cオーバーパック破損後

■［⊃
閉じ込め性能に影響を及ぼす要因

○ほぼ無菌
○全菌数104／cm3未満、生菌数102／cm3未満（微生物少）

○深部地下水なみ全菌数1　04～106／cm3、生菌数102～104／cm3

○全菌数106／cm3超、生菌数104／cm3超（微生物多）

　　　　　　　　　　　微生物現存量

図2．7　高レベル廃棄物処分における微生物影響見積りに関わる予備概念モデル
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される。

　オーバーパック破損後は、金属腐食の代わりに廃棄体の浸食という影響が浮上する。ま

た酸素が消費され尽くすことが考えられるので、ガス発生という影響も浮上する（低レベ

ル廃棄物やTRU廃棄物ほどではないが）。さらに核種がオーバーパック外に移行し始める

ので、コロイド形成や吸着・核種取り込みも重要である。

　天然バリアにおけるコロイド形成や核種収着・取り込みの影響は、安全評価にとってと

くに重要と思われる。これらの影響を総合的に評価する試験データは少ないが、

Vandergraaf　et　a1．（2003）のものが、ややそれに近い。彼らは、凝灰岩のlmのブロックに、

不飽和または飽和の条件で放射性核種を含む模擬i間隙水を流す実験を、とくに飽和の場合

は600日間行った。その結果、不飽和ではTcは3Hより移行が若干速かったが、飽和では

Tcの移行は3Hより大幅に遅延した。237Npの移行も収着係数（sorption　value＝Kdと同

じ概念）からの予想より若干遅かった。飽和では、かなりの微生物が検出されたので、そ

れにより還元状態が形成され、核種移行を遅延させたものと考えられる。核種移行に及ぼ

す微生物影響は核種の種類によって異なることも考えられる（West　et　al．，2002；Tanaka＆

Nakayama，2004）が、　Vandergraaf　et　al．（2003）のような試験で今後解明されていくもの

と期待される。

　結論的なこととしては、課題が多いが以下のようにまとめられる。

・オーバーパック破損後の核種移行に及ぼす影響として、バイオフィルムへの核種の収

　着・取り込み（安全側に働く要因）とその剥離などによるコロイド形成（安全性低下要

　　因）のバランスの評価が重要となる。

・微生物による空隙閉塞の程度、錯体を形成する有機物濃度を微生物が増やすのか減らす

　　のかなども課題である。

・これらは、後述（2．9）の物理モデルによる試験で解明していく必要がある。

・微生物による酸化還元反応は、初期に残存する酸素による悪影…響（金属腐食）の可能性

　　がある一方、総合的には還元状態を早く作り安全側に働く可能性が強いので、酸素消費

　速度などの定量化も、場合により必要であろう。
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2．7TRU廃棄物処分における微生物量の見積もり

　TRU廃棄物処分においては、高レベル廃棄物に比べて廃棄体の放射能が低い、人工バリ

アの構成が異なるなどの違いがある（図2．5－b参照）。以下、その違いによって微生物が影

響を受ける点を主体に述べる。

（1）廃棄体（容器／Canisterも含む）

・微生物の持込みまたは土着微生物

　TRU廃棄物は、高レベル廃棄物のような滅菌条件を経ていないので、微生物の持ちこみ

は考えられる。

・微生物の増殖を促進する要因

　TRU廃棄物は様々なものから構成されるが、その中には、セルロース、アスファルト（放

射性廃液の固化マトリクス）、TBP（tributylphosphate）および分解生成物であるDBP、

MBPなど、固化マトリクス等として多用されるセメント系材料に使用されるセメント混和

剤（電気事業連合会・核燃料サイクル開発機i構，2005）の有機i物が含まれ、微生物にとって

の基質（電子供与体）となる可能性がある。また、硝酸塩（PUREX法による再処理プロセ

ス廃液由来）が含まれることがある（電気事業連合会・核燃料サイクル開発機構，2005）の

で、これが溶出すれば、脱窒細菌にとっての電子受容体を提供することになる。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　TRU廃棄物は発熱するが、岩盤サイトで条件にもよるが最高85℃と試算されている（核

燃料サイクル開発機i構・電気事業連合会，2000）。また、放射線は微生物に抑制的であるが、

その量は廃棄体の種類によって異なると思われるので、放射線抵抗性微生物の耐性の上限

である10，000Gy前後（前述2．5（1））に配慮すると、完全に微生物を殺菌できるとは言い切

れないであろう（図2．2参照）。

　廃棄体には、セメントまたはビチューメン（アスファルト）が充填されることがある。

これらが充填されると廃棄体のpHは上昇する。高pHが微生物量に及ぼす影響は、「（2）充

填材および構造躯体」の項参照のこと。

・現時点での評価

　TRU廃棄物は組成が多様である。温度、放射線、高p且という微生物を抑制する要素が

あり、ものによっては無菌となる可能性もある。しかし、すべてにおいて無菌であること

を示すのは難しい。

（2）充填材および構造躯体

・微生物の持込みまたは土着微生物

　微生物の持ちこみは考えられる。

・微生物の増殖を促進する要因

　セメント系材料に使用されるセメント混和剤が微生物にとっての基質となる可能性があ
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る（電気事業連合会・核燃料サイクル開発機i構，2005）

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　充填材および構造躯体にはセメント系材料が用いられるので、高pHとなる。間隙水の

pHは処分場開設後、数千年の間12．5～13程度に維持されると予想されている（核燃料サ

イクル開発機構・電気事業連合会，2000）。

　大部分の微生物の至適pHは中性であり、このような高アルカリ条件では少なくとも増殖

しない（表2．3）。各代謝形式の微生物群は、Ehの制限も受け、　pHとEhに対するActive

range（活性のある領域）がある（Fukunaga　et　al．，1995；吉川ら，1995）。しかし、地球上

には、Soda　lakeやCa（OH）2に富んだ地下水などアルカリ性の環境もあり、そこでは好ア

ルカリ性の微生物が繁殖しており（Grant　et　a1．，1990；Ulukanli＆Digrak，2002）、それら

が混入すれば僅かなpHの低下で増殖が始まる可能性もある。表2．7は高いpHで増殖でき

ることが報告されている微生物のリストである。実際、硫酸塩還元細菌用の通常の培地を

用いた土壌の集積培養により、pH11で増殖できる菌の培養が比較的短期間で得られた（IHI，

未発表）。

　　　　　　　　　　　　　表2．7好アルカリ性の微生物の例

現場の環境 微生物
分離源

H カチオン 栄 至適温度 代謝形式 至適H 増　上限H 名・・
文献

米国Nevada州のSoda
撃≠汲?ﾌ底泥

9．7

Dissolved

@solids

W7／L

メタノール
メタン発

@酵
9．7 12．7 集積培養

Oremland
@et　al．

i1982）

エジプトWadi　el

matrun湖の底泥

8．3－

X．3

Dissolved

@solids

Q4／L

水素、ま

ｽはトリメ

`ルアミ

35－40、ま

ｽは45°C

メタン発

@酵
8－9 9．7＊ 単離株

Boone　et
≠戟D（1986）

ケニヤのSoda　lake

iMagadi湖）の底泥

水素、蛋
秩Aセルロー

Xなど

硫酸還
ｳ、メタン

ｭ酵を含
ﾞ　気

10＋／－0．2 各種単離株
Zhilina＆

yavarzin
i1994）

南アフリカ

barlet。nville近くの金

z山のdam
11．63
Na＋391

@9／L

酵母エキ

Xなど
45°C 嫌気 10 12．5

A伽〃）方吻s

S沼ηS陥∂后ηs／

@　3

Takai　et
≠P．（2001）

ヨルダンMaqarinの地

ｺ水
11．4
Ca（OH）2

@rich
11 各種単離株

Tiago　et
≠戟D（2004）

米国Calif。rniaのBorax

ﾐの浸出水貯留池底

D

アルカリ

ｫ
酢酸、酵

黹Gキス 35°C 鉄還元 9．5 11
A侮伽力侮sと

b｢相同性
Ye　etal．

i2004）

マリアナ海溝の
唐?秩@entine　mud

アルカリ

ｫ
炭化水素

@など
30－35°C 嫌気 8．5－9 10．8－11．4

始籏ηo力∂oψθr

ﾝ〃乞〃んルs

Takai　et
≠戟D（2005）

＊：pH上限10．2と読み取れる図もある。

　TRU廃棄物処分場のpH　12．5以上の環境で活性を維持できる微生物がいるかどうかは、

微妙である。pH12．5以上で増殖すると報告されているのは、この表の中でも2例のみであ

るし、こういう高pHの試験では、微生物活動がなくても培地のpHが下がることがある

（Fukunaga　et　al．，1996；Ulukanli＆Digrak，2002）ので初期pHをもって微生物が増殖

できたpl｛としてよいかという問題もある。微生物細胞内の生化学的な検討（小林，1996）、

A7kafi　hi7us　transvaalensisなど好アルカリ性の微生物を用いた調査、不飽和の時期（前述

2．3）の微細環境（pHが局所的に低下しないか）などが、今後の課題として考えられる。
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・現時点での評価

　セメント系材料による高pHのため、微生物活性は強く抑えられる。数千年間pH12．5以

上という予測が正しければ、微生物活性はゼロという判断に至る可能性もある。

（3）緩衝材

・微生物の持込みまたは土着微生物

　微生物の持ちこみは考えられる。

・微生物の増殖を促進する要因

　高レベル廃棄物の項（2．5（3））で述べたことのほか、本項の「（1）廃棄体」や「（2）充填

材および構造躯体」の項で述べたように、廃棄体、マトリクス、セメント系材料などから

供給され拡散してくる有機物や硝酸塩が微生物の基質として働く可能性がある。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　高レベル廃棄物の項（2．5（3））で述べたことのほか、本項の「（2）充填材および構造躯体」

で述べたpH上昇の影響が考えられる。緩衝材中央部での間隙水中のpHは処分場開設後数

十年から数千年の間は12以上になると予測されている（核燃料サイクル開発機構・電気事

業連合会，2000）。

・現時点での評価

　セメント系材料による高pHのため、微生物活性は強く抑えられる。数千年間pH12以上

という予測が正しければ、その間の微生物活性はゼロという判断に至る可能性もある。

（4）埋め戻し材

・微生物の持込みまたは土着微生物

　高レベル廃棄物の項（2．5（4））で述べたように、微生物の持ちこみは考えられる。

・微生物の増殖を促進する要因

　緩衝材と同じような状況が考えられる。また、使用済燃料を花闇岩中に処分する際、掘

削した岩を埋め戻し材として使用すると、埋め戻し材とともに大量の栄養塩が持ち込まれ

るだろうという予測（West　et　al．，2002）もある。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　緩衝材の項で述べたようにpH上昇の影響が考えられる。

・現時点での評価

　セメント系材料による高pHのため、微生物活性は強く抑えられる。数千年間pH12以上

であれば、その間の微生物活性はゼロという判断に至る可能性もある。

（5）天然バリア（岩盤）

・微生物の持込みまたは土着微生物

　高レベル廃棄物の項（2．5（5））で述べたように、土着微生物が存在する。
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・微生物の増殖を促進する要因

　緩衝材と同じように、廃棄体、マトリクス、セメント系材料などから供給・拡散される

有機物や硝酸塩が微生物の基質として働く可能性がある。岩盤では人工バリアほどpHが上

がらないと考えられるので、場所によって有機i物と硝酸塩からの脱窒（福永ら，2002）や、

他の電子受容体による有機物の酸化が進行する可能性がある。高レベル廃棄物の項（2．5（5））

で述べたような酸素による微生物増殖は、酸素が残存する間のpHが高いことが予想される

ので、さほど顕著には進行しないかもしれない。

・微生物を抑制または死滅に導く要因

　緩衝材の項で述べたようにアルカリ性の間隙水の影響がある。しかし、人工バリアほど

pHが上がらないと考えられる。

・影響不明の要因

　アルカリ性の間隙水のため、岩盤が変化する可能性がある。それが微生物にどう影響を

及ぼすかは不明である。

・現時点での評価

　TRU廃棄物の廃棄体、マトリクス、セメント系材料などから供給される有機物のうち、

セルロースやアスファルトの分解性に関する試験データはあるが、それにより微生物量が

どれだけ増加するかは不明である。他の有機物に関する試験、岩盤にTRU廃棄物由来の有

機i物が流入した場合のモデル試験などが望まれる。またアルカリ性の間隙水の広がり（ア

ルカリプルーム）よりも有機i物や硝酸塩の広がりが大きければ、微生物の処分場開設前よ

りも微生物が増加する可能性もある。

（6）まとめ

　以上のレビューから微生物量の見積もりに関する予備概念モデルを作成し、図2．8に示し

た。表示方法は図2．6に準じている。微生物影響項目の中で高レベル廃棄物との違いは、有

機物を多く含むこととpHが高いことである。結論的なことを言うとすれば、次の予測や課

題が考えられる。

　・TRU廃棄物の場合、廃棄体近傍の微生物量は、高p且により抑制されるが、その範囲

　　や抑制の程度は充分明らかになっていない。

　・電気事業連合会・核燃料サイクル開発機i構（2005）は、今後の課題の一つに「有機i基質代

　　謝スキームの解明」を挙げている。

　・微生物量がpHおよび有機i物によりどう変化するかは、今後の課題である。

38



a．処分場開設前

iiiiiiiiiiiiiiiiiiii蓑輔お頁榊靖躯倦iiiiili：i：i：i：i 轍顯

製造過程
での熱処

　理

亀裂、水

理、水化

学、地質

b．開設後

pH等，水化学

　の変化

亀裂、水

理、水化

学、地質

鱗り・

〔〕

微生物量に影響を及ぼす要因

　　　：ほぼ無菌

　　　：全菌数104／cm3未満、生菌数102／cm3未満（微生物少）

⇔：深部地下水なみ：全菌数104・vlo6／cm3、生菌数102～104／cm3

⇔：全菌数106／cm3超、生菌数104／cm3超（微生物多）

　　　　　　　　　　　微生物現存量

図2．8　TRU廃棄物処分における微生物量見積りに関わる予備概念モデル
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2．8TRU廃棄物処分における微生物影響の見積もり

　前述（2．4）の微生物影響項目ごとに、高レベル廃棄物の項で述べた内容は繰り返しを避け、

TRU廃棄物特有の問題を主体に、文献情報を整理してまとめた。

（1）錯体形成・消費

　高レベル廃棄物の項（2．6（1））で述べたように、微生物は錯体形成とその消費の可能性があ

る。TRU廃棄物は有機i物を多く含有するので、その分解による錯体形成の可能性への配慮

が必要となる。Jacquot　et　al．（1997）は、ビチューメンから、核種への配位子となりうるC3

～C9のカルボン酸が溶出すること、また、それらは微生物の存在により大幅に除去される

ことを、ビチューメンを埋めたディスクによる実験で示した。

（2）コロイド形成

　高レベル廃棄物の項（2．6（2））で述べたように、核種を収着した微生物はコロイドとなって

移行する可能性がある。

（3）pHの変化

　アスファルトを含まないTRU廃棄物中では、その有機i基質がCO2まで完全に代謝・分解

されると仮定しても、微生物活動で生成されるCO2はカルシウム水和物により中和され、

pH変化に与える影響は小さいと考えられる。アスファルトを含む廃棄物の場合、その飽和

分と芳香属分のすべてがCO2に代謝・分解された場合、発生するCO2はセメント系材料の

カルシウムの水和物量の約6割（モル比）となるが、残存するカルシウムの水和物により

pHの緩衝性は維持されると考えられる。その他TBP分解で生成するリン酸がpHに及ぼ

す影響も小さいと考えられる（電気事業連合会・核燃料サイクル開発機i構2005）。

（4）酸化還元反応

　高レベル廃棄物の項（2．6（4））に記載したとおりであるが、TRU廃棄物の場合、前述（2．7（1））

のように硝酸塩の溶出の可能性があるので、微生物反応のうち「脱窒」が重要となる。脱

窒細菌（以下、脱窒細菌と略す）のなかには、不溶性のU4＋を酸化して移行しやすい形態

にするものもあり（Beller，2005）、注意が必要である。

（5）核種収着／取りこみ

　高レベル廃棄物の項（2．6（5））に記載したとおりであるが、とくにヨウ素はTRU廃棄物に

含まれ鉱物に収着しにくい核種なので、重要である（電気事業連合会・核燃料サイクル開

発機i構2000参照）。
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（6）セメント系材料変質

　嫌気的な場と好気的な場が隣接している場合、嫌気的な場で硫酸塩還元細菌が繁殖して

硫化水素を生成し、それが好気的な場に移行すると、硫黄酸化細菌が繁殖して硫化水素を

酸化して硫酸を生成する。好気的な場が不飽和であると僅かな水分に硫酸が溶けるのでpH

が下がる。このような現象がセメント系材料の表面で起きると変質の原因となりうる。コ

ンクリート製の下水管路はこの現象によりしばしば重大な被害を受けた（森，1989）。処分

場開設後の酸素が残存している時期に硫酸塩還元細菌による有機i物の分解が進むことがあ

れば、この問題が起きる可能性がある。その意味から、酸素の挙動は重要である。

　Kovacova（2005）は、微生物が生成する有機酸によるセメント劣化の可能性を示唆したが、

データは示していない。有機物分解により生成したCO2によるセメント系材料の変質につ

いては、核種移行に対する影響は小さいとされている（電気事業連合会・核燃料サイクル

開発機構2005）。

（7）金属腐食

　微生物が金属の腐食に関わることがあることは、前述（2．6（6））した。TRU廃棄物処分

場では、高レベル廃棄物ほどの乾燥（による微生物抑制）は無いが、充填材や構造躯体で

使われるセメントのために処分場開設後も長期間pHが高い状態に維持されると予想され

るので（2．7（2））、金属腐食が問題になる時期の微生物影響は小さいと予想される。

（8）アスファルト変質

　アスファルト（広範な高級炭化水素の混合物）は便宜上、飽和分、芳香族分、アスファ

ルテン分、カラム残渣分に分けられる。飽和分と芳香族分は微生物により分解されやすく

（村上ら，1985）、アスファルテン分は比較的分解されにくい（Ait－Langomanino　et　a1．，

1991）。アスファルトの変質は、固形物の溶出と微生物による分解に分けられる。微生物に

よる分解は、嫌気条件下よりも好気条件下で進むようである（Wolf＆Bachofen，1991；藤

原・川崎，2002）。また、pH　11（Wolf＆Bachofen，1991）あるいはpH　12．5（藤原・川崎，2002）

としたアスファルトも微生物により分解される可能性があることが示唆された。その他、

多くの研究があるが、むしろガス発生など別の視点からの試験が多いので、ガス発生の項

で述べる。なお日本では、アスファルトに核種閉じ込め性能を評価上期待していない（電

気事業連合会・核燃料サイクル開発機構2005）。

（9）ベントナイト変質

　高レベル廃棄物の項（2．6（7））に記載したとおりである。

（10）空隙閉塞

　高レベル廃棄物の項（2．6（8））に記載したとおりである。
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（11）ガス発生

　TRU廃棄物が含有する有機物のうちセルロースからのガス発生は、他に阻害要因がなけ

れば一般に起きるとされている。Fukunaga　et　al．（1996）は、2．5Lの密閉型反応器を用い、

いくつかの条件でセルロースからのガス発生を試験し、表2．8の結果を得た。Molecke　et　al．

（1980）は、TRU廃棄物からの微生物によるガス発生量を試算した。　Agg（1993）は、廃棄物

を充填したドラム缶からのガス発生量を実測し解析コードによる予測と比較した。表2．8の

うち最も現実的な条件と思われるRun　2および3におけるCO2発生量を、容器容積の

5％（Wバリをセルロースが占めるとして廃棄体あたりに換算すると、彼らの結果とほぼ一致

する。しかし表2．8のCH4発生量はより大きかった。おそらく密閉性や嫌気度によりメタ

ン発生は影響を受けるのであろう。なお、pH12．2ではガス発生は検出されなかった。

表2．8　セルロースからの嫌気的ガス発生試験

ガス発生量（mL／廃棄物／）
Run 廃棄物 微生物 水分 栄養塩 pH

CO2 CH4

1 セルロース
土壌からの

W積培養
満水 添加 6．8 44～67 31～40

2 セルロース
土壌からの

W積培養
満水 無添加 6．2 0．7～3．5 0～1．4

3 セルロース
土壌からの

W積培養
無添加 無添加 一 0～0．4 0．7

4 セルロース
土壌からの

W積培養
満水 無添加 12．2 不検出 不検出

（Fukunaga　et　al．，1996より一部改変した。）

　アスファルト（ビチューメン）から発生するガスは、セルロースからと異なり、CH4は

全く含まれないか、含まれてもごく僅かである（Fukunaga，未発表）。アスファルトを含む

TRU廃棄物（あるいは模擬i廃棄物）から発生するガスとして主に報告されているのは、　CO2

のみか、あるいはCO2とN2（Jacquot　et　al．，1997）である。　Caldwell　e七al．（1988）によれ

ばCO2発生量は好気で2μg／g／d、嫌気で3μg／g／dであった。　Wolf＆Bachofen（1991）｝こよ

れば1．5Lの培養液から好気で15～40LのCO2が発生した。日本では、英国AEA

Technology社の解析コードGAMMONコードにビチューメン分解によるガス発生モデルを

追加して改良されたGAMTECコードを用いて、アスファルトからのガス発生が評価され

たが、結論は「金属腐食による水素発生が支配的」であった（核燃料サイクル開発機構・

電気事業連合会，2000）。また硝酸塩から脱窒によりガス発生が起きる条件についてレビュ

ーされた（福永ら，2002）。

　TRU廃棄物では、材料中の窒素不純物に由来する14Cが含まれる。微生物の代謝活性

（2．6（4）参照）により、これから放射性のガス、即ち14CO2および14CH4が生成することが

知られている（Francis　et　a1．，1980）。電気事業連合会・核燃料サイクル開発機構（2005）

はとくに14CH4の生成を重視している。
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（12）ガス消費

　高レベル廃棄物の項（2．6（10））で述べたことのほか、酸素または硫酸塩（2．5（5）のAOM参

照）によるメタンの微生物による酸化も考えられる。これはメタンが14Cを含むことを考え

ると核種移行遅延にとって重要である。

（13）岩石の風化

　高レベル廃棄物の項（2．6（12））に記載したとおりである。

a．処分場開設前

’鋤劇材等

b．開設後

：：1：：：1：：：1；1：：；1：：；1：：ll：：：：：：：：ll充填狩および構蓑躯猪iiiii：i；i：i；i：i

　　　　　酸化還元反応
錯体形成・　（核種還元）

　消費

核種吸E・

取りこみ

■［⊃
移行促進　移行抑制　　不明

○：ほぼ無菌
○：全菌数104／cm3未満、生菌数102／cm3未満（微生物少）

⇔：深部地下水なみ：全菌数104～106／cm3、生菌数102～104／cm3

　　　：全菌数106／cm3超、生菌数104／cm3超（微生物多）

　　　　　閉じ込め性能に影響を及ぼす要因　　　　　　　　　　　　　　微生物現存量

図2．9　TRU廃棄物処分における微生物影響見積りに関わる予備概念モデル
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（14）まとめ

　TRU廃棄物の場合の微生物影響見積りに関わるモデルを図2．9に示した。

　TRU廃棄物処分場が長期間にわたり高pH条件になると予想されることから、微生物影

響として重要なのは岩盤におけるものであろう。微生物影響項目の中で高レベル廃棄物と

の違いは、14Cやヨウ素が含まれることである。

　今後重要視すべき課題は次のとおりであろう。

　・14Cを含むガス発生

　・ヨウ素の収着／取り込みまたはコロイド形成によるヨウ素の挙動

　・これらは、後述（2．9）で提案される物理モデルの試験で解明していくことが考えられる。
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2．9予備概念モデルの活用

　以上、文献情報、データなどから、図2．4における問題の記述（微生物影響を考えるにあ

たり配慮しなければならない特質、事象、過程）を行い、それをもとに予備概念モデルを

作成してきた。今後、現場への適用に向けて、次の課題が残っている。

（1）抽象化・概念モデル完成

　一層の情報・データの充実を経て、また複数の視点からの議論を経て、より客観的な概

念モデルへと発展させていく必要がある。その際、微生物影響項目のリストに落ちのない

ようにするとともに、項目によっては微生物影響を無視することも考えられる。後者のた

めには、微生物影響が最悪の場合と同等の前提を設けて全体の安全評価を行う、例えばTRU

廃棄物から放射性核種の瞬時放出を想定することによって微生物が人工バリア構造に及ぼ

す影響を除外する方法（電気事業連合会・核燃料サイクル開発機i構，2005）や、微生物影響

項目ごとに、その影響の大きさの変動幅で解析コードに入力してモデルに与える影響（こ

こでは生活圏における被曝線量など）を感度解析して（Anderson＆Woessner，1994参照）

選別していく方法がある。

（2）定量化

　概念モデルから数学モデルに移行するには、微生物影響の定量化が必要である。そのた

め今まで述べてきたように、現場を模擬iした条件で定量的データを得ようとするいくつか

の試みが為されてきた。微生物量把握のための、現場への測定器具設置（2．5（5））、地下実験

施設（2．5（3））、ナチュラルアナログ（2．7（2）など）による調査、微生物影響把握のための

実験室規模試験（2．6（13））などである。地下実験施設の調査事例を表2．9に、ナチュラル

アナログの調査事例を表2．10に示す。今後もそういう調査データを充実させていく必要が

あるが、より効率的な物理モデルの開発も求められる。例えば、水域の微生物挙動を理解

するために開発されたマイクロコズム（「何らかの人工的制御環境下で、単一生物種あるい

は生物群集を、長時間にわたり維持・発展させるための装置」あるいは「対象とする一生

物種あるいは生物群集を、生物過程の時間および空間スケールを満足しうるような制御環

境条件下で維持し、物理的・化学的環境要因と生物過程との係わり合いを再現させる実験

系」）のようなもの（岡田，1988）を駆使した実験が、地下圏においてもっと実施されるべ

きであろう。

（3）数値モデル化

　定量化と並行して、数学モデルの作成とコンピュータプログラミングによる数値モデル

化が必要になる。微生物影響の分野でも解析コードの開発は行われている。低レベル廃棄

物からのガス発生の解析、pH変化、酸化還元、核種吸着・溶解などを含む地球化学的影響

の解析、腐食・材料劣化の解析、微生物量の解析などが行われている（福永ら，2003より）。
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しかしながら、これらは、微生物影響項目のすべてを扱っているわけではない。本来、微

生物影響は複数の項目が同時に作用すると考えられるので、解析コードもその総合的な評

価ができる必要があり、そのためには開発が必要である。地層科学研究（中嶋，1995，水谷

義彦，1995，新藤・井伊，1995，渡辺・田中，1995など）や既存の地球化学コード、核種収着

のコード（例えばHarvey，1997）との連携も重要となろう。

（4）検証・確証

　数値モデルは実験データにより確証されなければならない（ヘルミック．2004）。実験に

は（2）で述べた様々な系が使用可能と考える（野外における放射性核種の使用は制限される

が）。それを用いれば、例えばバイオフィルムによる核種収着というプラス効果（核種移行

抑制）とコロイド形成というマイナス効果（核種移行促進）のバランス、錯体形成という

マイナス効果と錯体形成する有機物の消費というプラス効果のバランスが、評価できるこ

とも期待される。
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表2．9　微生物研究を実施している地下実験施設の例

国名 名称 実施主体 プロジェクト名 研究概要 文献
ゾ、

Canada URL（Underground AECL（Atomic BCE（Buffer／C BCEは花嵩岩内に設けられた Stroes－Gascoyne
Research　Laboratory） Energy　of　Canada ontainer ベントナイト50％＋砂50％の圧縮 et　al．（1996），

Limited）．　SKB（スウェー EXperiment）， 成型緩衝材内に廃棄体と同サ Stroes－Gascoyne
テシ）、ANDRA（フラン ITT（lsothermal イズのヒータを設置し、ベントナ et　al．（2002）

ス）が協力。 Test） イト中の微生物を測定。ITTは
ヒータなし。

米国 WIPP（Waste　Isolation WIPPを想定したTRU廃棄物か Francis　et　al．（1997）

Pilot　Plant） らのガス発生（SNL）

＼ Deep　Underground National　Science Homesatake　Mine，　South Cho（2005）

Science　and Foundation（NSF） DakotaとHenderson　Mine，

Engineering　Lab．（計画 Coloradoで地下圏の実験事業

スウエー Aspo　HRL　tunnel SKB REX　p司ectな 岩盤の微生物調査、微生物に Pedersen（2000）

デン ど よる酸素消費

スイス Mont　Terri　Rock　Lab． Mont　Terri　Prqlect 地球化学など Pearson　et　al．（2003）

（NAGRA，　JNCなど）

日本 釜石鉱山内、PNC釜石 動力炉・核燃料開発 熱一水一応力連 カナダBCEと同様の目的。ま 青木ら（2003），Ishii

事業所（現在、閉鎖） 事業団 成試験 た、別途地下水の微生物遺伝 etal．（2000）

子解析実施。

東濃地化学センター 核燃料サイクル開 ウラン鉱山の微生物調査（結晶 村上ら（2003）

発機構 質岩主体）

幌延深地層研究セン 核燃料サイクル開 ボーリングによる微生物調査 Aoki　et　al．（2003）

ター 発機構 （堆積岩主体）

（これは微生物研究を実施している例であるが、水谷伸治郎（1995）が各国の地下実験施設を紹介している。）
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表2．10微生物研究を実施しているナチュラルアナログの例

国名 名称 課題 調査結果概要 文献
カナダ Cigar　Lakeウラン鉱山 微生物によるウラン

ﾌ還元
ウラン鉱床内の掘削井に、全菌数で5x102～

Tx107／mLの微生物が存在する。U6＋を還元でき

髣ｰ酸還元菌も存在した。

Pedersen＆Karlsson
i1995）

フィンラン

h
Palmottu 溶解性ウラン濃度が還元状態と相関する。還元

�ﾔのコントロールには鉄還元細菌が働いてい
驕B

Pedersen＆Karlsson
i1995）

ガボン Oklo（自然の核分裂の
`跡あり）

コロイドおよび腐植

ﾉよる核種移行
全菌数で104～106／mLの微生物が存在する。

S、硫黄酸化菌も含め微生物の多様性あり。重
熨ｮや1、S、　Seを含むコロイド検出。ウランの8～

U7％は腐植とともに存在した。

Pedersen（1996），

oedersen＆Karlsson
i1995）

ヨルダン Maqarin（高pH） 最大pH　12．9におけ

髞�ｶ物の存在
pH12．9の井戸で106／mL、　pH12．5の井戸で

P04／mLの全菌数が検出された。

Pedersen＆Karlsson
i1995）

ブラジル Pocos　de　Caldas（ウラ

桃z山）

栄養で制限される微

ｶ物増殖モデルの

m証

0．01～0．1gDW／m2のバイオマス増殖、硫黄サイ

Nルに係る微生物の存在、有機錯体による微量
ｳ素の移動不検出などの結果が得られた。

West　et　aL（1992）

日本 月布鉱山、川崎鉱山
iベントナイト鉱床）

ベントナイト中の微

ｶ物生存、移動

水に接するベントナイト鉱床では、深くなるほど

�ｶ物量が減少した。

Fukunaga　et　al．

i2005）

（鹿園，1995；Ulukanli＆Digrak，2002らがナチュラルアナログを紹介しているが、その中で、微生物研究を実施している例をまとめた・）
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3．ベントナイト鉱床の微生物調査

3．1序

　放射性廃棄物の地層処分に関連し、（地下水化学への影響やガス発生を介して）放射性核

種移行に及ぼす微生物影響を理解することの重要性が、近年、明らかになってきた（Francis

et　a1．，1980；West＆McKinley，　1984；West，1994；Pedersen，2000）。とくに、ニアフィー

ルド母岩とともに、廃棄体を囲む人工バリアの微生物活性に着目することへの必要性がい

われている。ベントナイト主体の緩衝材は、いまや高レベル廃棄物の地層処分場の大部分

の設計に採用されており（West　et　a1．，2002）、研究のターゲットとなってきた。緩衝材は

とくに、天然の地下水の細菌との接触による微生物の浸透（Stroes－Gascoyne＆West，1997）、

やベントナイト原料中の細菌の混入（Fukunaga　et　al．，1993；Stroes－Gascoyne＆West，

1997）にさらされ、そして緩衝材中の微生物活性は処分容器を腐食する可能性もある

（Pedersen，2000）。

　ベントナイト主体の緩衝材は、高密度に圧縮され放射性廃棄物処分後しばらくは熱と放

射線にさらされると予想される。そのような条件は微生物の生存と増殖を阻害すると考え

られる。例えば、高純度のベントナイトを水分活性0．96のレベルまで圧縮することは硫酸

塩還元細菌のいくつかの種類に対し致死的であった（Motamedi　et　a1．，1996）。圧縮ベント

ナイトに接種された色々な種類の胞子を形成しない硫酸塩還元細菌は数ヶ月ないし15カ月

の間に著しく除去された（Pedersen　et　al．，2000a，2000b）。胞子を形成する細菌は数は減

少したが15ヶ月後に完全には除去されなかった。カナダAECLでの照射実験と緩衝材容器

実験では、熱と放射線が、緩衝材中に天然に存在する微生物相に及ぼす有害な影響を及ぼ

すことが指摘された。その結果、緩衝材内に向かって最大で数十cmにおよぶ微生物活性が

無いか減衰した領域を生じうることが示唆された（Stroes－Gascoyne＆West，1997）。

　ベントナイト主体の緩衝材は、また、外部からまたは外部への微生物移動の阻止または

遅延を導くと考えられ（Stroes－Gascoyne＆West，1997）、実験検討が為されてきた。カナ

ダでの20週間の実験の間、圧縮緩衝材を詰めた栓（50％のナトリウム系ベントナイトと50％

の珪砂の混合物）の最初の0．5cmを除くすべての部分でPseudomonas　stu　tzeriの移動は

確認されなかった（Stroes－Gascoyne　et　al．，1999）。圧縮緩衝材表面に置いた大腸菌の移動

は、ベントナイト含有率が70％以上の場合、3週間後に緩衝材中に向かって5mm未満で

あった（Fukunaga　et　al．，2001）。この、ベントナイトのろ過特性も、微生物活性が無いか

減衰した領域の維持に寄与すると考えられる。

　他方、ベントナイトと微生物の共役的な相互作用がいくつか報告されてきた。ベントナ

イト懸濁液中のベントナイトで覆われた微生物細胞壁の観察は、ベントナイトが毒性物質

に対して細胞を保護する役割を果たしていることを示した（Ueshima　et　al．，2000）。他の研

究では、ベントナイト懸濁液中での有機i物供給と細菌増殖の促進が観察された（Fukunaga

et　al．，1993）。廃棄物からの熱と放射線はベントナイト中の複雑な有機i物をより低分子の、

より微生物に利用されやすい物質に分解しうること（Stroes－Gascoyne　et　a1．，1997a）がわ
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かってきたが、これはベントナイト自体が微生物増殖に寄与する可能性を示す。

　ここまで述べてきたように、蓄積された実験データはベントナイト主体の緩衝材の微生

物学に資するものである。しかし、これらのどの実験も長期ではなく、その結果、このよ

うな緩衝材中の長期の微生物挙動の評価には限界があった。そこで、緩衝材として使われ

るベントナイト中の微生物挙動を予測するための類似システムとして天然のベントナイト

を評価することを目的に、ベントナイト鉱床の微生物研究を行った。研究結果は、地下水

とニアフィールド母岩の微生物に接触した圧縮緩衝材の理論的な長期の性能を把握するの

に貢献できる。こういう最終目的のもと、ベントナイト層の表面が乱されず、かつ湿った

状態で長期間放置されてきたサイトを選定して掘削を行い、微生物混入を最小限とする手

法でコアサンプルの物理化学的および微生物学的分析を実施した。結果をここに記す。

3．2材料および方法

（1）コア採取地点の状況

　日本のベントナイト鉱床の中で、4つの地点が掘削のために選定された。A地点およびB

地点は、25～30mの厚さのカルシウム型ベントナイト層を有する露天掘り鉱山（宮城県内

の川崎鉱山）に位置する。これらの地点のベントナイトは、凝灰岩由来であり、100～200

万年以上前に熱の影響を受けたと推定された（伊藤ら，1999）。A地点およびB地点の海抜

高度は各々275mと285mであった。　A地点は、最大6mの水深で部分的に水草に覆われて

いた池の底から試錐された。試錐時（2001年11月26日）、A地点の水深は1．8　mであっ

た。試錐の軸は鉛直線から40°の角度であった。B地点は、やはり2001年11月26日に、

少量の藻類が繁殖する湿地表面から鉛直に試錐された。池と湿地は各々、6年間および2年

間乱されずに放置されていた。A地点の池の底泥には厚さ10　cmの黒色の層があり、　B地

点の表面直下には厚さ1cmの黒色の層があったので、両地点は嫌気的と推定された。

　C地点とD地点は最大7mの厚さのナトリウム型ベントナイト層が頁岩の層の間に挟ま

れて存在する鉱山（山形県の月布鉱山）の坑道内に位置する。これらの地点のベントナイ

トは凝灰岩に由来し数十万年以上前に熱の影響を受けたと推定された（伊藤ら，1999）。C

地点およびD地点の海抜高度は各々93mと187mであった。C地点とD地点の坑道は各々、

試錐日（2001年12月17日）の5年前と30年前に開設された。肉眼では生物は見られな

かった。両地点の坑道壁は地下水で湿っており、試錐はそこからほぼ水平に実施された。

コア採取地点の概況および試錐の状況を図3．1に示す。

（2）コア採取および試料の処理

　コア採取には、A、　C、およびD地点では伝統的な試錐機（福岡の東邦地下工機製D1－B）

が、B地点ではプラスチックで覆われたコアを取れる機械（東京の利根製エコプローブ）が

用いられた。コア採取のための試錐は、すべて掘削水を使わずに実施された（図3．1）。各

地点では2つないし4つのコアが得られた。各コアの直径と長さは、各々75mmと30～90
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cmであった。各地点のコアの全体の長さは140　cmと170　cmの間であった。　A地点では、

手で抜き出せなかったため、コアはケーシングから水圧により押し出した。

　各地点からのコアは実験室に運ばれ、採取から3時間以内に、3～5cmの長さの4つのセ

グメントを取るために切断された。セグメント試料の孔口（試錐を開始した地表面等）か

らの距離は、0～5cm、20～30　cm、45～60　cm、および90～110　cmに設定した。しかし、

コアの対象部分がクラッシュ（破砕）状態だったり亀裂が入っている場合、この設定距離

はいくらか変えてもよいこととした。セグメントの中央部は微生物学的試験のためのもの

であり、コンタミネーション（外部の微生物混入）の可能性あるこれらのセグメントの表

面は火炎で処理したナイフで剥ぎ取った。表面の微生物の除去を確実にするため、この操

作は繰り返された。これらのセグメントに接するコアの部分は物理化学的試験に提供され

た。A地点の二つ目のコアの最上部（図3．3のA－0）は底泥試料として同様に処理された。

上記の手順は大気中で実施された。

　各地点の水環境を記録するため、各々の孔口の近くの水の試料を採取した．A地点は池の

水、B地点は近くの斜面からの湧水、　C地点とD地点は坑道壁からの地下水である。これ

らの試料は物理化学的および微生物学的試験に供された．

図3．1ベントナイト鉱床調査における調査地点（site）の概況と試錐の状況
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（3）物理化学的試験

　物理化学的試験は、標準法（日本ベントナイト工業会，1977）に従い、次に述べるよう

に実施した。含水率（湿重量あたりの水分％）と含水比はセグメント試料の内部を微粉状

に破砕したのち105℃で24時間乾燥させて測定した。乾燥密度は、正確な目盛り付きの水

槽に乾燥重量既知の試料を浸漬し、水位の上昇を測定することにより求めた。モンモリロ

ナイト含量は、ベントナイトの乾燥重量100gあたり140mmo1のメチレンブルー吸着量が

モンモリロナイト100％を意味するという前提で、メチレンブルー吸着量により測定した。

陽イオン交換容量（CEC）は酢酸アンモニウムによるイオン交換法で測定した。浸出陽イオン

（LC）組成は、酢酸アンモニウム抽出液の原子吸光分析で求めた。有機i物含量の指標として

の強熱減量の測定は550℃、30分で実施し、pHは破砕試料の2gを100mLの蒸留水に懸

濁させたのち測定した。底泥試料のA－Oについては、含水率、含水比、強熱減量、および

p且のみ測定した。

　水質は次の方法により測定した。温度とpH：携帯用計器PH81－11（東京の横河）。電気

伝導度：携帯用計器SC51（横河）。DOC（溶解性有機i炭素）およびIC（無機炭素）：TOC－500

（京都の島津）。COD（化学的酸素要求量）：DR－2000型COD計（米国ColoradoのHach）。

BOD（生物化学的酸素要求量）とPO4－P：日本工業標準調査会（1998）。

（4）微生物学的試験

　微生物学的試験のための試料は、分析まで10日以内の期間、2～4℃で保存した。好気性

および嫌気性従属栄養細菌の平板培養計数にあたり、試料は破砕、希釈し、大きなベント

ナイト粒子を除去するため無菌の20μmナイロンメッシュでろ過した。次いで試料をR2A

寒天培地（Reasoner＆Geldreich，1985）に塗抹した。　R2A培地は、ベントナイト試料に

対しPTYG、あるいは1：100PTYG培地よりも大きなコロニー計数値が得られると報告され

ている（Haveman　et　aL，1995）。寒天平板は、好気的または嫌気的に7日間、20℃でイン

キュベーションされた。嫌気的インキュベーションにはAnaeropackシステム（東京の三

菱ガス化学による使い捨ての酸素吸収／二酸化炭素発生試薬）を用いた。次いでコロニー

数を計数した。膨潤したベントナイト粒子は、最初にベントナイト粒子に印をつけること

により本当のコロニーと識別した。一方、顕微鏡によって生きている細胞を計数するため、

試料を懸濁、破砕、希釈し、Molecular　Probes（米国Oregon，　Eugene）製のCFDA－AM

（Carboxyfluorescein　diacetate　acetoxymethyl　ester）で染色した。試料は次いで孔径0．2

μmのメンブレンフィルタ（英国BrentfordのWhatman製Anodisc　25）上に濃縮し、蛍

光顕微鏡（ドイツOberkochenのCarl　Zeiss製AXIOVERT　135）を用いて蛍光を発する細

胞を計数した。励起光波長は約470nm、放射光（蛍光）波長は530nmであった。

　CFDA－AMは、生きている細胞をエステラーゼ活性で検出するため開発され、すでに土

壌に応用（Tsuji　et　al．，1995；Sugiura　et　al．，2003）されてきたブローブ群に属する。アク

リジンオレンジやDAPI（4’，6’－diamidino－2－phenylindole　dihydrochloride）を用いた直接計
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数法に影響を与える土壌粒子の妨害（Haveman　et　aL，1995）を避けるため、ベントナイト

試料に採用された。土壌粒子あるいは上記の操作の間に混入する細菌による誤った結果

（artifact）をチェックするため、1つのセグメント試料を3回オートクレープし同じ手順

で試験した。このnegative　controlの細胞数はゼロであり、本法の信頼性が示された。

3．3結果

　4つの地点で得られたコアの写真を図3．2に示す。また、それらの組成、および分析され

たセグメント試料の位置の図を、図3．3に示す。

40瀦

Site　A

0（c

70

130

140

70

Resembling　a　shale

Site　C

0（cm）

100

100

200

Site　D
0（cm

100

100

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　150

図32　A、B、　C、およびD地点（site）で得られたコアの写真
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　　　　　　　　　　ベントナイト層の、孔ロからの長さ（cm）

0　　　10　　　20　　　30　　　40　　　50　　　60　　　70　　　80　　　90　　　100　　110　　120　　130　　140　　150　　160　　170

2cm程度の破片にクラッシュされた部分

最初のコア　　　　　　　　　　　　　　　2番目の：コア

一一 O二三三

@妻≡三
@三≡≡≡一一÷三］｝三

B－1　　　　　　　　B－2　　　　　　　　　　　　　B－3　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　B－4

ヘドロ状

　　最初のコア

最初のコア

2番目のコア 3番目のコア

頁岩状のコア、部分的にクラッシュ状

　　2番目のコァ　　　　　3番目のコァ

4番目のコア

頁岩

セグメント

lA、B、C、およびD地点で得られたコアの状況。A－1などの記号は、物理化学的な

こ微生物学的試験に用いられたセグメントを示す。B地点の最初のコアの長さは、ケー

ブからの抜出しの際1．57倍に伸びたあとの長さである。A地点の孔口は、ベントナイ

リ最上部を示す。

［ll点の最初のコア（図3．3には示されない）とおそらく2番目のコアの最上部はベント

・層を含まずむしろ底泥といえる。B地点とD地点の最初のコアの最上部はヘドロ状

りた。A、　CおよびD地点の2番目と3番目のコアの最上部はクラッシュ状であった。

文、セグメント試料を取る位置はこれらのクラッシュした部分を避けるよう修正され

1地点の最初のコアはケーシングからの抜き出しの際1．57倍伸びたが、図3．3に示さ

豆さは伸びたあとのものである。A地点とB地点からのコアの色は青灰色であった。　C

）、らのコアは灰色であった。D地点からのコアは灰白色で、孔口から離れるほど硬く
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なった。

　セグメント試料の物理化学的性質を表3．1に示す。A地点（A－0を除く）では、　pH値と

モンモリロナイト含量はどちらも高く、Ca2・のLC（浸出陽イオン）量はNa・のそれと近い

値であった。深さとともに含水率は低下し乾燥密度は上昇した。B地点では、　B－1でpHと

モンモリロナイト含量が低かった点を除けば、物理化学的性質はA地点と同様であった。C

地点の坑道内では、Ca2＋のLC含量はC－4を除きNa＋のそれの半分以下であった。強熱減

量の値は概してAおよびB地点より低かった。C－3とC－4のセグメントでは、　C－1および

C－2と比べて、含水率はより低く、乾燥重量はより高く、pH値は中性かやや酸性で、モン

モリロナイト含量はより低かった。これらのコアは頁岩のように見えた。坑道が30年前に

開かれたD地点からのコアは、孔口では高い含水率と低い乾燥密度を示した。しかし、孔

口から離れるにつれ、含水率は低下し乾燥密度は顕著に増加した。C地点と同様、　Ca2＋の

LC含量は概してNa＋のそれよりずっと小さかったが（D－1を除く）、モンモリロナイト含

量と強熱減量はC地点の典型的データ（C－1，C－2）より低かった。

　コア試料の細菌数のプロフィルを図3．4に示す。A地点およびB地点の湿った孔口にお

いて、好気性従属栄養細菌の平板培養による計数値は105～107CFU（コロニー数）／g　DW

（乾燥重量）であり、嫌気性従属栄養細菌のそれは103～106　CFU／g　DWであり、CFDA－AM

で染色した細胞数は108～109／gDWであった。　CFDA－AM染色細胞数は深いセグメントほ

ど低下する傾向があった。B－4（深さ90～95cm）では、好気性と嫌気性の従属栄養細菌の

どちらも検出されないばかりか、CFDA－AM染色細胞数も不検出であった。

　C地点の坑道内では、孔口（C－1）において、好気性従属栄養細菌の平板培養による計数値

は105～106・CFU／g　DWであり、嫌気性従属栄養細菌のそれは104～105　CFU／g　DWであり、

CFDA－AM染色細胞数は約107／g　DWであった。しかし、これらの計数値のすべては孔口

から離れたセグメント（C－2、C－3、　C－4）のいずれでも同様に低くなった。　D地点の孔口（D－1）

の細菌数はC－1のそれと同様であり、その数は孔口から離れるほど減少する傾向があった。

しかし、好気性従属栄養細菌の数とCFDA－AM染色細胞数はC地点より高かった。

　孔口の近くの水の性質を、表32に示す。pH値はD地点を除き、コアにおける値とほぼ

同程度であった。B、　CおよびD地点の水試料について、好気性従属栄養細菌の平板培養法

による計数値は1×104と3×104CFU／mLの間であり、嫌気性従属栄養細菌のそれは2×

102と2×104CFU／mLの間であった。　A地点から採取した池の水の平板培養法による計数

は行わなかった。
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り、標準偏差を示すエラーバーとともに示した。A地点の深さは、試錐機の軸の鉛直線から

のズレを反映させたものである。LLはCFDA－AM染色細胞数の検出下限を示す。検出限界

（好気性および嫌気性従属栄養細菌では102CFU／g　DW、　CFDA－AM染色細胞数では105
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表3．1コア試料の物理化学的性質

地点一セ
グメント

孔口からの距離（cm）＊
　含水率　　　含水比　　　乾燥密度
（9／100g　WW）（9／100g　DW）（gDW／cm3）

モンモリロナイト　　CEC
（mmol．methylene（meq／100g

blue／100g　DW）　　DW）
　　　　　　　　　　　　　　　Na

LC（meq／100gDW）

Ca Mg K

強熱減量
　　　　　　　pH
（g／100gDW）

A．O

A．1

A．2

A－3

A．4

　0－5（0－4）

27－30（21－23）

44－47（34－36）

87－92（67－70）

123－128（94－98）

83．5

43．4

41．3

34．7

33．5

506．4

76．5

70．2

53．1

50．3

NDb

O．852

0．892

1．056

1．157

NDb

103．5

97．0

107．0

111．0

NDb

81．7

76．4

82．3

89．0

NDb

44．7

42．5

46．5

47．5

NDb

35．5

42．9

35．7

38．0

NDb

7．0

6．9

7．3

7．2

NDb

3．2

2．2

2．5

4．2

5．9

3．3

4．2

4．5

4．4

7．9

9．8

9．8

9．9

10．0

B－1

B－2

B－3

B－4

0－3

19－22

44－48

90－95

40．3

32．0

30．4

31．3

67．4

47．1

43．7

45．5

0．901

1．071

1．126

1．151

54．5

105．0

102．0

101．5

47．3

60．2

93．0

83．4

22．3

46．6

42．3

44．9

27．1　　7．1

39．4　　7．2

38．0　　6．1

36．9　　7．0

2．5

3．3

4．3

3．9

4．5

4．9

5．1

4．1

9．4

9．8

9．9

9．9

C．1

C．2

C．3

C．．4

　0－8

22．28

54－57

115－120

42．6

30．7

23．0

22．5

74．2

44．3

29．8

28．9

0．930

1．166

1．371

1．498

105．5

113．5

59．0

76．0

86．6

96．7

48．1

64．0

67．8

59．6

30．0

39．2

25．2　　6．9

22．1　　　10．2

12．3　　9．2

33．2　　　20．7

4．2

3．7

2．0

2．5

4．8

2．8

3．6

3．3

9．8

9．5

5．7

6．6

D－1

D－2

D－3

D－4

　O－5

36－40

63－69

93－102

72．8

53．0

26．6

17．4

267．6

112．5

36．2

21．0

0．320

0．738

1．385

1．546

68．5

73．5

70．0

71．0

61．0

60．5

57．4

59．5

38．6

45．4

47．2

51．3

55．0　　9．9

22．5　　5．4

19．9　　3．6

18．0　　3．5

3．2

2．6

3．2

1．6

2．8

2．0

1．7

2．0

9．7

9．7

9．9

10．0

aB地点における孔口からの距離は、コアが伸びた分の補正を反映している。A地点では、試錐機の軸が鉛直線からズレていることに配慮し、池底（ベントナイト上面）からの

深さも計算して、カッコ内に示した。

bデータなし。

略語：WW＝湿重量。　DW＝乾燥重量。　CEC＝陽イオン交換容量。　LC＝浸出陽イオン。
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表3．2　孔口近くの水の性質と細菌数

地点 温度（℃） pH
電気伝導度　　ORP
（mS／cm）　（mV）

COD　　BOD　　DOC
（mg／L）　（mglL）　（mg／L）

　IC
（mg／L）

　　　　好気性従属栄養嫌気性従属栄養
PO4－P　細菌数の平板培　細菌数の平板培
（mg／L）　　養計数値　　　　養計数値

　　　　　（CFU／mL）　　　（CFU／mL）

Aa 11．7 9．45 0．78 NDe 10 4 7．6 38 0．016 NDe NDe

Bb 12．6 9．33 0．21 38 7 2 2．9 10 0．039 　　　52．1x10 　　　27．8x10

cc

cd

8．7

11．4

9．36

8．30

0．77

0．76

33

75

6

9

＜1

NDe

3．3

NDe

91　　　0．147

NDe　　NDe

　　　42．8x10

　　　41．Ox　10

　　　32．2x10

　　　21．6x10

DC 2．4 3．85 O．39 383 5 NDe 4．0 ＜1 0．026 　　　42．8x10 　　　42．Ox　10

a池の水。温度を除くすべての分析は2002年2月22日に採取された試料に対して行われた。

b湧水。

c坑道内の地下水の流れ。

d坑道の天井から滴下する地下水。．

eデータなし。

略語：ORP＝酸化還元電位1（比較電極は塩化銀電極）。　COD＝化学的酸素要求量。

BOD二生物化学的酸素要求量。　DOC＝溶解性有機炭素。　IC＝無機炭素。
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3．4考察

　我々の調査では、孔口に存在する微生物が深いセグメント試料に混入する可能性が完全

に排除されたわけではなかった。しかし、この可能性は、B、　CおよびD地点では、掘削水

なしの試錐と火炎で処理したナイフによるコアのセグメントの無菌的な剥ぎ取り手法によ

り、最小になったと考える。調べられた細菌数が検出限界以下であった試料（B－4）の存在

は、微生物混入の影響が小さかったことの裏づけとなる。

　調査の結果、孔口から離れるほど細菌数が低くなる傾向があった。これは、ベントナイ

ト層の環境が細菌の存在に抑制的であることを示唆する。表3．1中の要因が図3．4中の細菌

数に及ぼす影響を、最小2乗法を用いて検索した。モンモリロナイト、CEC、　LC含量、お

よびp且が細菌数に及ぼす影響は有意でないことが、相関係数（R）により示された。R2値は

0．2以下であった。その結果、有機物含量の低さか水分の低さが細菌の生存をコントロール

し得る要因として挙がった。図3．5－aに示されるように、ベントナイト試料における強熱減

量（有機物含量の指標）と細菌数の間には顕著な相関は見られなかった。もし、ベントナ

イト中の大部分の有機i物が細菌の増殖を促進するものでないとすれば、この弱い相関関係

は予期されることである。実際、緩衝材や埋め戻し材の粘土中に天然に存在する有機炭素

は難分解かもしれない（Stroes－Gascoyne＆West，1996）。一方、含水率の低下により細菌

数が減少する傾向は実証された（図3．5－b）。R2値は0．25と0．35の間であった。それ故、

低い水分が細菌の生存をコントロールする要因である可能性がある。

　次に、細菌の生存に及ぼす水分の影響を解析するため、細菌数は、飽和度ならびに乾燥

密度（空隙の指標）と比較された。G、＝ρs＝2．7と仮定して次式から飽和度が求められる

（Ishikawa　et　a1．，1990）。

　　Sr＝（1／0．01n－1）・ω・Gs

　　n＝（1一ρd／ρs）・100

ここに，S，は飽和度，、　nは空隙率（％）、ωは含水比（g／gDW）、G、は土壌粒子の比重、ρdは

乾燥密度（g／cm3）、そしてρsは土壌粒子の密度（g／cm3）である。図3．5－cより、飽和度と細菌

数の間には弱い相関関係しか存在しないことが示される（R2は嫌気性従属栄養細菌数につ

いては0．15、他の菌数については0．02以下）。反対に図3．3－dより、細菌数は乾燥密度の上

昇に伴って低下することが示され（R2は0．29～0．37）、これは含水率とも相関した。各地点

ごとのこれらの相関関係も確認された（図3．5－d）。細菌への水分の利用性あるいは栄養塩

の拡散がベントナイトの高い乾燥密度（低い空隙率）と小さな孔径（Stroes－Gascoyne　et　al．，

1999）によって制限され、これがベントナイト層の細菌の増殖と生存を抑制しているのか

もしれない。
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以下の細菌数は、図3．5と同様にプロットした。
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　しかし、少なくとも1っの重要な矛盾が残る。CFDA－AM染色細胞数は、乾燥密度が1．15

g／cm3であったセグメントB－4において検出限界（105／g　DW）未満であった。逆に、乾燥密度

が1．39と1．55g／cm3であって環境が細菌に一層抑制的と思われたD－3で1．6×106／g　DW、

D－4で1．3×106／gDWのCFDA－AM染色細胞数を記録した（図3．4、表3．1）。地点Bと地

点Dの細菌群の乾燥条件に対する感受性の違いによるかもしれない（Pedersen　et　a1．

2000a；Pedersen　et　al．2000b；Stroes－Gascoyne　et　a1．2002参照）。

　ベントナイト層の低い細菌数のもう1つの理由として、微生物移行のしにくさが挙げら

れる。B－4での乾燥密度はB－3のそれと同等であった。しかし、　B－4では細菌は検出されず

（好気性および嫌気性従属栄養細菌く102　CFU／g　DW，　CFDA－AM染色細胞数く105／g　DW）、

これに対しB－3では各々、3．0×105CFU／g　DW、8．4×104　CFU／g　DW、1．1×106／g　DWで

あった。もしこれが距離によるものとすれば、ベントナイトは細菌の有効なフィルタとし

て働くといえる。ベントナイト主体の緩衝材の孔径分布（Strores－Gascoyne　et　al．，1999）

と圧縮ベントナイトを用いた細菌の移行試験結果（Strores－Gascoyne　et　aL，1999；

Fukunaga　et　a1．，2001）は、この可能性を支持する。

　これらの地点で乾燥密度が細菌数をコントロールしたのか、あるいはろ過がより重要な

のかは、依然として明白でない。深さ1mのコア試料4つのすべては、低い数の細菌しか含

んでいなかった（図3．4）。つまり、好気性および嫌気性従属栄養細菌の両方が池底（A－4）を

除いて102CFU／g　DW以下であり、　CFDA－AM染色細胞数は106／g　DW以下であった。こ

の結果は、いくつかの他の研究で見出されたことと符合する。R2A培地で測定されたベン

トナイト製品の好気性従属栄養細菌数は、カナダのAvonlea　siteで3．48×104　CFU／g

DW、米国のWyoming　siteで1．07×102　CFU／g　DW以下であった（Haveman　et　al．，1995）。

Musslewhite　et　al．（2003）は彼らの総説の中で、粘土中の微生物活性は砂の底泥中よりも低

いことを報告した。本研究は、これらの過去の研究のデータを、平板培養法だけでなく

CFDA－AMによる細胞計数法によって確かめた。天然のベントナイト層の微生物活性は土

壌や水域の底泥より低いようであり、砂漠の環境で得られた値と同等のようであった。エ

ジプトのWestern砂漠の表面（約2cmの深さ）におけるCFDA－AM染色細胞数として105／g

DWという値がある（Tsuji＆Hormami，三菱化学生命研究所による“砂漠の耐熱性細菌”、

未発表）。更に、コアの軸に沿った細菌の分布は、湿った孔口の細菌がベントナイト層内部

に容易に移行しないことを示唆する。

　放射性廃棄物地層処分のための緩衝材における微生物の挙動を予測するためのナチュラ

ルアナログシステムとしてのベントナイト鉱床についての我々の研究を評価するにあたり、

次のことには配慮しなければならない。例えば、本調査のコアの乾燥密度は1．4g／cm3未満

（1．55g／cm3であったD－4を除く）であるのに対し、緩衝材で想定される乾燥密度の値は

1．6g／cm3である（核燃料サイクル開発機i構，1999）。調査は各地点で1回しか実施されず、

Ehの影響も確認できなかった。緩衝材中の微生物の長期的な挙動を評価するためには、上

61



記の限界を説明するための更なる調査が求められる。

3．5結論

　本調査に基づき、次のことが言える。

・ベントナイト層の環境は細菌の増殖と生存にとって好ましいものではない。

・この特性は、高い乾燥密度（低い空隙率）か、またはベントナイトによる細菌のろ過作

　用などの要因に起因するであろう。

・細菌は、ベントナイトの湿った表面からベントナイトの内部に容易に移行しない。
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4．微生物影響評価のための帯水層模擬試験

4．1　目的

　前々章で述べたように、微生物影響のモデル化の課題の一つに、物理モデルの開発と活

用が挙げられる。物理モデルには、数値モデルに入力するため微生物に関するパラメータ

を現場に近い条件で把握すること、そして確証のための実験系を提供することという二つ

の活用法があると考える。ここでは前者に絞って、ただし後者にも使えるような物理モデ

ルの開発と試験を行った。対象とする場は、岩盤を対象とした試験（例えばVandergraaf　et

al．，2002）ほどニーズは大きくないが、それに向けての基礎データが得られ、また透水性が

大きく比較的短時間で結果が得られる「砂の堆積物層」とした。これに連続的に地下水を

流入させて飽和状態とし、雰囲気は処分場閉鎖から長期間経過後を想定して嫌気的とする

装置を製作した。これを帯水層模擬試験装置と称する。

　帯水層模擬i試験装置で運転中に人為的にコントロールできる項目は、温度、流入地下水

流速、流入地下水水質である。アウトプットとして測定できる項目は、微生物量、コロイ

ドとして流出する微生物量、pH、　Eh、酸化還元反応の基質と生成物、ガス発生、および空

隙閉塞である。分析方法が確立すれば測定できる項目は、錯体と核種である。測定を計画

していない項目は、金属腐食、ベントナイト変質、ガス消費、および廃棄体の浸食である。

この設定により、天然バリアに応用可能な試験ができると考えた。

4．2試験装置

　砂を充填した帯水層模擬i試験装置は、まず嫌気的雰囲気に保っことが必要とされる。そ

のためには最低限、砂充填部を密閉すればよいが、流入水や流出水は好気的になってしま

う。流入水槽や流出水槽の気相への嫌気性ガスの連続通気という手段もあったが、より安

定な嫌気性維持のため全体を雰囲気制御グローブボックス内に設置することとした。装置

には地下水を連続的に通水するが、実際的な流速を極端に越える流速を避けつつ水質分析

用のサンプルを一定量以上得たかったので、装置もある程度以上の大きさにする必要があ

った。流れ方向は鉛直と水平とが考えられた。流れの均一性の点では鉛直流が好ましいが、

グローブボックス内に設置する点と流れ方向の水質プロフィルを取りたい理由から水平流

とした。水平流なら流れの途中で水のサンプリングをしたり、pH、　Ehをモニタできる。

　このようなコンセプトで試験装置を組み立てた。類似のコンセプトの装置としては、

Hama　et　al．（2001）がある。図4．1に試験装置のフロー概要を、図4．2に写真を、表4．1に試

験装置の仕様を示す。本体は有効容積約3．6Lの直方体で、水は80meshのスクリーンで仕

切られた水槽（図4．1に流入水、中間水、流出水と表示した3箇所）と砂層（図4．1に上流

砂層、下流砂層と表示した2箇所）を順次、横方向に流れる。水槽にはpH計とORP計の

センサーを挿入し、砂層の上面にはガス採取用のゴムパッキン（ガスクロ用）を設置した。

装置は温度30℃に制御されたインキュベータ内に設置し、そのインキュベータを雰囲気制

御グローブボックス内に設置した。雰囲気制御グローブボックスはAr置換により酸素濃度
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300ppm以下となるようにした。さらに酸素濃度を下げるにはアルゴンガス循環精製装置

（図4．1）を稼動させなければならないが、そのためには電子供与体として微生物に利用さ

れる可能性のある水素を注入しなければならないので、使用しなかった。原則として週1

回、新しい地下水または模擬地下水を外部に出した地下水貯槽に調製して、Ar置換後、サ

イドボックスからグローブボックス内に入れた。平行して流出水貯槽の液をグローブボッ

クス外に排出した。

砂層（80xl15Hxl41L）

アルコン
ガス

循環精製
装置

変動する。

流入水
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図4．1　帯水層模擬i試験装置のフロー概要
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図4．2　帯水層模擬試験装置の外観写真
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表4．1　試験装置の仕様および文献との比較

Hama　et　a1．（2001） 本研究

部材質 Polyetheretherketone アクリル

部断面積 0．38cm2 92cm　2

部中の充填長さ 30cm 28．2cm

部空塔容積 11．4mL 2594mL
方向 横向き 横向き

方法 ペリスタ式ポンプ ペリスタ式ポンプ

12ml／d 450～2300ml／d

（流量／断面積） 30cm！d 5～25cm／d

場所 嫌気性チャンバー 雰囲気制御グロープボックス

気 窒素／水素！二酸化炭素 アルゴン

30℃ 30℃

性 流入水をろ過滅菌 滅菌無

置に投入した砂は、茨城県潮来市島須の露頭から2002年9月に採取した。この地

れき層と考えられる。その砂の、飾による粒度分布（図4．3）を見ると、段丘れき

粗いものであり（岩田進午ほか，1997）、鉄の色が目立つ。露頭の状況を図4．4に

お、本装置に通水した実際の地下水は、同じく島須れき層の別の場所から採取し

ある。

… 浴@昧　　珠叉w　　　拶　※

諺

×

パ

x

O．1 1 10 100

粒径 百∠’・（％）

＜0177mm 3．6

0177～025mm 1．1

025～05mm 16．4

05～10mm 20．7

1．0～2．Omm 10．1

2．0～4．Omm 14．7

＞4mm 33．5

粒径（m→

図4．3　島須れき層の砂の粒径分布
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図4．4　島須れき層の露頭の状況

　　　　　　66



　以上のように採取した砂は、箭分けを行い、粒度0．25～0．5mmのものを集めた。その真

比重をピクノメータで、表面積を比表面積計（島津製フローソープ1［2300）によるBET一

点法で、空隙率をピクノメータで測定した結果を表4．2に示す（椿ら，2002参照）。

　試験装置には、この砂を深さ115mmまで充填した。図4．1の流入水の地点に、トレーサ

ーとして硫酸イオンをパルス投入し（塩素イオンは結果が不安定であったので硫酸イオン

を用いた）、その流出状況を測定した結果を図4．5に示す。硫酸イオンのピークの時間は、

流量、空隙率から推定した理論値とほぼ一致しており、短絡流は認められなかった。

表4．2　試験装置に投入した砂の物性

真比重 2699／cm3

比表面積 6．8　m2／

空隙率 46　％

有機物含量 0．86　％

有機物含量＝強熱減量／固形物量
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4．3　試験方法

　本試験では、想定される6種類の電子受容体を用いる微生物反応（前述2．6（4））のうち、

脱窒、硫酸還元、またはその他の反応（メタン発酵または鉄還元）が進行するケースを想

定した。試験計画を表4．3に示す。流入水は水道水または地下水（水質は表4．4）をベース

に、人為的に電子受容体（硝酸塩、硫酸塩）と電子供与体（酢酸塩）を、または電子受容

体のみを添加して用いた。後者の場合、主たる電子供与体は地下水中の有機物となる。こ

の水質条件は、廃棄物から硝酸塩が流出する可能性があり、地下水または廃棄物から硫酸

塩が供給される可能性があり、ビチューメンが部分的に分解した有機物が流出する可能性

があり、かっ溶存酸素が消費され尽くしたと予想される、開設数千年後のTRU廃棄物処分

場を通過してくる地下水に定性的には近い可能性がある。主として、これらの物質が砂層

に流入する濃度条件を変化させて試験を行った。

　表4．3の試験期間中、試験装置内の温度は30±－2℃、他の条件は表4．1のとおりであった。

微生物についてHama　et　al．（2001）は滅菌した閃緑岩に107／gの単離した細菌を接種した。

それに対し本試験では、砂は滅菌せず、微生物の接種も行わなかった。砂に存在する土着
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の微生物から地下水等の流入によって形成される生物相の活性が評価されることになる。

投入した砂の微生物量は、全菌数5．7x106／gDW、一般細菌数4．1x105／gDWであった。全

菌数は試験中に107／gDW台まで増加した。（後述図4．6および4．7の間隙水あたりの細菌数

の約1／3が乾燥重量あたりの細菌数となる。）

表4．3　帯水層模擬試験における流入条件

Run 砂 流　フへの添加流入水

xース
Run－

base
通水開始

繧ﾌ日数
流量
iL／d）

間隙流速
icm／d） KNO3 K2SO4 酢酸塩

主な電子

�e体
主な電子

泓^体
1 水道水 1－1 0～29 OB 19 1mM 1mM 　一mO3 酢酸塩2002年
X月採

@取
1－2 29～33 0．8 19 1mM
1－3 33～39 0．8 19 1mM 08mM 　　mO3 酢酸塩

1－4 39～43 23 54 1mM 0．2～1．6mM 　一mO3 酢酸塩

1－5 47～67 0．8 19 1mM 0．8mM 　　mO3 酢酸塩

1－6 67～71 0．4 9 1mM 0．8mM 　一mO3 酢酸塩地下水

i2003年

P月採取）

1－7 71～88 04 9

1－8 88～114 045 11 0．25mM 　一mO3 地下水有機物

1－9 114～139 0．45 11 0．25mM SO42一 地下水有機物

1－10 139～150 03 7

1－11 150～166 0．45 11 OBmM CO2、酢酸塩 酢酸塩

（4カ月中断）

1－12 168～176 04 9

水道水 1－13 176～230 0．75 18 0125mM 0．8mM SO42一 酢酸塩

1－14 230～290 0．4 9 α125mM 0．8mM SO42一 酢酸塩

2 2－1 0～26 05 122004年
P0月採

@取

地下水

i2004年

P0月採取）

2－2 26～78 0．5 12 α25mM 0．125mM 0．8mM NO≡SO4乞 酢酸塩

2－3 79～100 0．5 12 0．25mM 0ヨ25mM NO≡SO4許 地下水有機物

2－4 100～134 0．25 6 0．25mM 0．125mM NO≡SO子 地下水有機物
注）　Run　1は2002年12月14日に試験開始。　Run　2は2004年10月22日に試験開始。

　　Run　1における上流砂投入量は湿重量2．5kg、下流砂投入量は湿重量2．3kg。砂の含水率は26％、強熱減量は6．35g／kgであった。

　　Run　2における上流砂投入量は湿重量2．3kg、下流砂投入量は湿重量2．2kg。砂の含水率は28％、強熱減量は6．65g／kgであった。

　　地下水は、茨城県潮来市茨城大学広域水圏環境科学教育研究センター内の深さ10mの井戸より採取したもの。

　　間隙流速とは、流量（mL／d）／断面積（92cm2）／空隙率を指す。

表4．4　地下水および水道水の水質

試料 H EC CODC DOC NH4＋ 　　　一mO2 　　　一mO3
　　　2－
rO4 P Fe（11） T－Fe Mn K Na Ca M Cl

mS／ mg／L mgC／L mg／L
高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

mg／L

高l

地下水 6．55 419 27．2 8．6 ＜0」8 〈1 ＜1 0．28 0．07 33．4 約30 1．18 4．9 16．9 27．3 19．3 10．4

＜001 ＜002 ＜0．02 0，003 0，002 0，599 0，021 0，125 0，735 0，681 0，794 0，293

水道水 7．00 20．0 4．3 2．8 ＜1 8．3 25．8 0．32 〈0．01 1．2 8．7 19．6 6．0 9．43

＜002 013 0，269 0，010 ＜0．001 0，031 0，378 0，489 0，247 0，266

備考 SU SU SU SU SU SU SU SU SU SU

注）地下水は、2003年1月に、茨城県潮来市茨城大学広域水圏環境科学教育研究センター内の深さ10mの井戸より採取したもの。
　　水道水は、2002年12月の横浜市の水道水である。

　　NH4＋～Clまでの分析結果の単位は、上段がmg／L、下段がmMである。備考にsup．と記してある項目は上澄液を分析したもの。

　　地下水は2003年1月、水道水は2002年12月の試料を分析した。

　試験における各々のCaseの目的は次のとおりである。

①Run　1のCase　1～6

　微生物の反応速度が大きく、微生物影響が検出されやすいケースとして、酢酸塩を電子

供与体、硝酸塩を電子受容体とする脱窒反応が起きるような条件に設定した。これらの基

質は水道水に溶解して通水した。流入開始後39日目からのCase　4では、流速を上げ、か
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つ酢酸塩の濃度を変えて基質濃度と脱窒速度との関係のデータの取得を試みた。Case　6で

は基質を地下水に溶解させて違いを調べた。

②Run　1のCase　7～11

　基質は地下水に溶解させ、実際の帯水層により近い条件に設定した。Case　7で残存物質

の洗浄のため地下水のみ通水し、その後、Case　8で電子受容体として硝酸塩を加え脱窒の

進行を、Case　9では電子受容体として硫酸塩を加え硫酸還元の進行を目指す試験を実施し

た。いずれも電子供与体は地下水中の有機物（CODCr　27mg／L．　DOC　9mg／L）以外添加し

ていない。Case　10では再び無添加条件とし、　Case　11はメタン発酵の有無確認のため、酢

酸塩のみを添加した。

③Run　1のCase　13～14

　再び水道水ベースに戻し、電子供与体として酢酸塩を、電子受容体として硫酸塩を添加

して、酢酸資化性の硫酸還元の進行を図る条件に設定した。

④Run　2

　地下水に電子受容体として硝酸塩と硫酸塩の両方を添加し、脱窒と硫酸還元の両方が起

こりうる条件とした。電子供与体としては前半は酢酸塩を添加したが、後半は無添加とし

地下水中の有機物の利用を図った。

4．4分析計測方法

　アウトプットとして期待される項目は、次のように測定した。

（1）微生物量、およびコロイドとして流出する微生物量

　微生物量は基本的に水槽と砂層の全菌数で評価した。砂層の試料は、試験装置の上蓋を

開けて滅菌した薬さじでなるべく均一に砂を採取し、その12g（6．2mL、間隙水2．8mLを

含む）を300mLトールビーカー中で30mLの滅菌ろ過水道水（0．22μmメンブレンフィル

タでろ過後121℃で15分間オートクレープ）とともに、島津製超音波洗浄器SUS－100（周

波数42Hz、100W）にて1分間超音波処理した。次いで1分間静置し、その上澄を全菌数

測定に用いた。水槽の試料はそのまま測定に用いた。なお試験装置に投入した砂の一般細

菌数は1分間超音波処理したとき無処理の3倍の菌数となった。これ以上処理を行うと菌

数は減少していったので、超音波処理時間は1分とした。

　全菌数測定は須藤（1988）に準じて次のように行った。顕微鏡での計数時に菌が過密になら

ないよう適度に希釈した試料に、アクリジンオレンジ（AO）を0．01％の濃度になるよう加え、

0．22μmメンブレンフィルタで吸引ろ過し、落射蛍光顕微鏡で400～440nmの励起光のも

と、黄ないし黄緑色の蛍光を発する細胞を計数した。

　Run　1－Case1～5においては、脱窒細菌数も測定した。その方法は、西尾（1992）に準じ

て、試料を10倍ずつ希釈し、各希釈段階の液を改変14－1培地（表4．5）に3本ずつ接種す

る3－3－3MPN（Most　Probable　Number）法で実施した。培地組成は、モデル試験装置流入
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水の組成に近づけるため、もとの14－1培地に対し、硝酸カリウム濃度を1／2に、肉エキス

とペプトン濃度を各々1／30と1／50にし、新たに酢酸ナトリウムを加え、溶媒は脱塩水を水

道水に変えた。この培地を加圧培養試験管内に9mLずつ分注し、その気相はArガスで置

換し、121℃、15分の蒸気滅菌ののち、気相に滅菌シリンジでアセチレンを1％（V八Z）注

入した。試料を接種した培地は、30℃で2週間培養し、濁りの有無を確認したのち、濁り

の認められた試験管について気相のN20をガスクロマトグラフ（島津製GC－8A、　Porapak

Q、TCD検出器）で分析して、　N20のピークが確認できたものを陽性とした。改変14－1

培地と、もとの14－1培地とで同じ試料の脱窒細菌数を測定したとき、前者の方が高い菌数

が得られた。

　　　　　　　　　　　表4．5　脱窒細菌用の改変14－1培地の組成

試薬

無水酢酸ナトリウム 0．59

硝酸カリウム 0，25g

肉エキス 0．19

ペプトン 0．19

水道水 1．OL

　砂層を前述の操作で処理して分析して得た菌数は、もとの試料の容積あたりに換算する

必要がある。菌数測定結果に（2．8＋30）／2．8を乗じて砂層間隙水あたりの菌数に換算した。

（2）空隙閉塞

　空隙閉塞の程度は透水係数で評価した。透水係数は、流入、中間、流出の各水槽を密閉

したまま、そこからガラス管を立て、管内の水位差（損失水頭）を測定して、そのときの

ポンプ流量などから次式により計算した。

　　　　　k＝（Q／A）／（△h／△L）

　　　ここに、k：透水係数　（m／sec）

　　　　　　　Q：流量　（m3／sec）

　　　　　　　A：砂層断面積　（m2）

　　　　　　　△h：損失水頭　（mH20）

　　　　　　　△L：砂層厚　（m）

（3）pH

　各水槽に設置したモニタ用のpH計（東亜電波製、　HM－20P）で測定した。　pH計は、　Run

1－Case　1、　Run　1－Case　12、およびRun　2－Case　1の最初に校正し、　Run　1－Case　11、　Run

1－Case　13、およびRun　2－Case　4の終了後に校正液で再びチェックした。0．5以上の数値の

ズレが生じたpH計のデータは削除した。
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（4）Eh

　各水槽に設置したモニタ用のORP計（酸化還元電位計、東亜電波製、　RM－20P）で測定

した。Run　1－Case　1、　Run　1－Case　12、およびRun　2－Case　1の最初に3台のORP計の電

極を清浄にし、相互のズレが40mV以内であることを確認してから試験装置に設置した。

Run　1－Case　11、　Run　1－Case　13、およびRun　2－Case　4の終了後に相互のズレをチェック

したが、最大90mVのズレがあった。以上より、　ORPの値には±50mV程度の誤差は覚悟

しなければならないと判断した。

　EhはORP計の指示値に、比較電極の30℃における電位203mVを加えて計算した。

（5）酸化還元反応の基質と生成物

　酸化還元反応の電子供与体の濃度として、DOC（溶解性有機炭素）および酢酸濃度を測

定した。DOCは試料を0．45μrnメンブレンフィルタでろ過し、微量の塩酸でpH5以下に

し、強く撹拝してCO2を追い出したのちTOC計（島津製TOC－5000：低温燃焼、非分散型

赤外線ガス分析計）で分析した。別途、pH調整しない試料についても同じTOC計による

分析を行った。酢酸は、高速液体クロマトグラフ（島津製、LC－10A）で測定した。

　電子受容体としては、硝酸塩、亜硝酸塩、および硫酸塩の濃度を測定した。やはり試料

を0．45μmメンブレンフィルタでろ過し、イオンクロマトグラフ（東ソウ製IC－8000：

IC－Anion－PW、電気伝導度検出器）で分析した。

　無機i炭酸は、電子受容体にもなりうるし、有機i物分解の生成物でもあるが、pH調整しな

い試料のTOC計によるIC（無機i炭素）分析結果から求めた。生成物は、脱窒の生成物で

ある窒素と一酸化二窒素、メタン発酵の生成物であるメタン、硫酸還元の生成物である溶

存硫化物を測定した。窒素、一酸化二窒素およびメタンは、試験装置の上蓋のパッキンか

ら注射器でガスを採取し、ガスクロマトグラフ（TCD）で分析した。メタンについては水

槽の液の溶存メタンも福永・北山（1986）の方法で分析した。溶存硫化物は、荏原実業製

の検たろうで簡易に測定した。

（6）ガス発生　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　・

　試験装置の上蓋のパッキンから注射器でガスを採取し、ガスクロマトグラフ（TCD）で

ガス組成を分析した。ベースがArなので、窒素の発生などは検出できる。ただし、ガス発

生量の定量はできなかった。
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4．5結果および考察

（1）微生物量、およびコロイドとして流出する微生物量

　試験期間中、流入水の基質組成を変えずに20日以上（176日目のみ長期停止後8日間の

地下水通水で測定）、装置を運転した時点で、水槽と砂層の細菌数を測定した。結果を図4．6

に示す。

　Run　1の試験開始時の砂の全菌数は、乾燥重量あたりで5．7×106／gであり、天然のベン

トナイトの菌数（Fukunaga　et　a1．，2005）より一桁以上多いと思われる量であった。これ

を砂層（砂＋間隙水）の容積あたりにすると1．1×107／mL、間隙水容積あたりにすると2．4

x107／mLとなる。これに模擬地下水や地下水を通水した試験中の砂層の全菌数はすべての

ケースで増加していた。この間、流入水の基質組成は変化しているが、間隙水容積あたり

の全菌数は、2．4×107／mL～4．8×108／mLであり、試験開始時の数値も含め最大20倍の変

動範囲内であった。

　一方、流入水、中間水、流出水の水槽中の全菌数は、1．1×105／mL～6．5×107／mLの範囲

であり、とくに流入水の水槽での変動が大きかった。酢酸塩を添加した場合には流入水の

水槽でかなりの微生物増殖が起きていたものと思われる。中間水と流出水の全菌数をその

上流側の砂層の間隙水容積あたりの全菌数と比較すると1桁ないし2桁小さい値であった。

砂の層を3～9cm／d（Case1－4を除く）の流速で通過する水に浮遊した状態で移動する菌数、

つまりコロイドとして流出する細菌数は、この帯水層模擬試験装置という場の全体の菌数

の1～10％といえる。

　脱窒細菌数はRun　1の43日目において、全菌数の10％未満であった。ただし残りの90％

以上の部分にも、この培地で増殖できない脱窒細菌が含まれている可能性はある。このと

き以降、脱窒細菌の測定は実施しなかった。

　次に、浮遊性細菌と付着性細菌の量を比較するため、「（上流砂層と下流砂層の間隙水容

積あたりの全菌数の平均値）一（中間水と流出水中の全菌数の平均値）」を付着性細菌数、

「中間水と流出水中の全菌数の平均値」を浮遊性細菌数として、両者の比較を行った。Run

1における結果を、流入水中の基質濃度条件とともに図4．7に示す。

　図4．6、図4．7より浮遊性細菌の割合は全細菌の0．6～10％と評価されたが、とくに基質

として酢酸塩を添加していない時期には0．6％と3％（Run　2では4％というデータあり）で

あった。超音波剥離により測定した砂層内の細菌数の回収率はどの程度か、水槽内でサン

プリング・測定した浮遊性細菌数が砂層内に実際に存在している浮遊性細菌数と同等かな

ど、不確実な要素はあるが、図4．7の結果は帯水層における付着性細菌と浮遊性細菌の割合

に関する目安の数値となろう。
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図4．6　帯水層模擬試験装置に

おける微生物量の推移
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図4．7　Run　1における付着性細菌と浮遊性細菌の割合

　これらの結果は、微生物に収着される放射性核種が流入した場合、核種が主としてバイ

オフィルム内に存在することを示唆する。しかし、浮遊性細菌に収着した核種やバイオフ

ィルムから剥離した核種を含むバイオコロイドが地下水の流れに乗って移行することは、

Run　1の176日目のR＝0．6％の場合さえ、無視できない。その時の全菌数の挙動を図4．8に

表してみた。各砂層から流出する浮遊性細菌を累積していくと、100から400日でその砂

層の全細菌量と同等量になると計算される。核種移行を考えるとき、浮遊性細菌、即ち核

種を吸着したバイオコロイドが次の砂層を通過するか捕捉されるかは大変重要なテーマと

なるが、それを正しく評価するには、実際の核種を使った実験が行われるまで待たなけれ

ばならないであろう。

流入水
P．2x109／d

中間水

P．4x109／d

流出水
U．2x108／d

全菌数　　　（30x106／mL）

2．Ox1011

ﾛ数34x108／m 全菌数

R．5x106／mU

　2．6x1011

S菌数43x108／m
（全菌数

P．5x106／mL）

上流砂層 下流砂層

各砂層の容積：1297mL

各砂層の間隙水：597mL
流速：414mL／d

図4．8　Run　1の176日目における全菌数の挙動
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（2）空隙閉塞

　空隙閉塞の程度は、透水係数により間接的に評価した。Run　1の前半部における透水係

数の測定結果を表4．6に示す。運転日数0～71日目の間、原則として0．8mMの酢酸塩を含

む流入水が流入し続けたが、その間、上流砂層の透水係数は低下し、空隙閉塞が示唆され

た。しかし、流入水から酢酸塩を除いて地下水のみとしてから13日目（運転日数84日）

には、透水係数は上昇して、閉塞の程度が弱まったことが示された。即ち、0．8mM程度の

酢酸塩が流入し、それらが微生物により消費され、浮遊性の全菌数は107／mL以上となる状

況（図4．6）下で、有意の空隙閉塞が起きたといえる。

表4．6　帯水層模擬試験装置の透水係数（流量はポンプ稼動時の流量である）

砂層断面積A（m2）

砂層厚△L（m）

00092
O．141

流量：Q Q／A 損失水頭：△h（m） △h／△L ’フ系数（m／sec）運転
﨎 （L／h） （m3／sec） （m／sec） 上流 下流 上流 下流 上流 下流
0 0，209 5．79E－08 6．30E－06 0，000 0，000 0，000 0，000 一 一
13 0，205 5．69E－08 6．18E－06 0，010 0，000 0，071 0，000 8．72E－05 一
56 0，204 5．67E－08 6．17E－06 0，083 0，001 0，589 0，007 1．05E－05 8．70E－04

67 0，190 5．27E－08 5．73E－06 0，140 0，001 0，993 0，007 5．77E－06 8．08E－04

84 0，185 5」3E－08 5．58E－06 0，051 0，002 0，362 0，014 1．54E－05 3．93E－04

（3）pH

　試験期間中、水槽でモニタしたpHの推移を図4．9に示す。地下水および水道水の採取直

後のpHは各々6．6、7．0であった（表4．3）が、酢酸ナトリウムを添加した流入水では大幅

なpH上昇が見られた。砂層を流下するにつれて、　pHは7．5～8の範囲に収束するようで

あった。酢酸を添加している場合には、流下につれて大きくpHが低下した。しかし、優占

する微生物代謝反応から予想されるpH変化（前述2．6（4））、地下水中の有機物の分解によ

るpH変化、砂のイオン交換作用など、　p且に関わる各要因の影響をこの結果から解析する

のは困難であった。

　流入水のpHの変動が大きいが、これは、地下水貯槽の水を週1回作りかえていること、

1週間の間に、地下水貯槽で微生物が繁殖し水質が変化することによると推定された。
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図4．9　帯水層模擬試験装置におけるpHの推移
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（4）Eh

　試験期間中、水槽でモニタしたEhの推移を図4．10に示す。酢酸塩1mlV［、硝酸塩1mM

を添加した水道水を通水したRun　1－Case　1（0～29日）では、流下にともないEhが大き

く低下したが、このときは中間の水槽で既にNO3一が消費され尽くして不検出の状態であっ

た（後述）。その後、酢酸塩の添加量を20％減らしたところ、Ehはさほど低下しなくなっ

たが、いずれの場合も流下に伴い、Ehは低下し、同時にNO3一濃度も低下していった。地

下水のみを通水したRun　1－Case　7（71～88日）では、流入水槽のEh約OmVに対し、

中間、流出水槽のEhは一200mVであり、何らかの還元反応が示唆された。その後数日で流

入水槽のEhも一200mVに低下し、流入水槽での微生物繁殖の可能性も考えられた。地下水

に硝酸塩を添加したRun　1－Case　8（88～114日）では、各水槽ともEhはOmV前後まで

上昇したが、このときは流入水槽から流出水槽までNO3一が残存していた。

　次に地下水に硫酸塩を添加したRun　1－Case　9（114～139日）では、各水槽ともEhは

一200mV以下まで低下し、140日目以降、硫酸塩を除いたり、酢酸塩を加えたりしてもほと

んど変化無かった。水道水に酢酸塩と硫酸塩を添加したRun　1－Case　13，14（176～290日）

では、中間および流出水槽のEhは常に一200mV以下であり、流入水槽のEhはRun　1－Case

7と同じく当初OmV前後だったのが徐々に一200mV以下まで低下していった。

　Run　2では硝酸塩と硫酸塩の両方が添加されたが、　Case　2（26～78日）の流入水やCase

3，4（79日～）の全水槽のようにNO3一が残存しているときはEhがOmV前後、　Case　2の

中間水、流出水のようにNO3一が残存していないときはEhが一200mV以下まで下がる傾向

はRun　1と同様だった。

　以上のようにEhはNO3濃度に強く影響されることが示唆されたので、各水槽における

NO3濃度とEhの関係を図上にプロットした。結果を図4．11に示す。
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　NO3一が残存しているときはEhは＋120mV～－80mV（大部分は一50～＋100mV）の範囲で

NO3一濃度低下にっれて低下し、NO3一不検出となるとEhは一110mVから最低で一320mVまで

低下した。NO3濃度とEhの関係、および微生物の作用による急速な還元状態の形成が実

験的に確かめらた。

　次にSO42一の影響についてであるが、酸素およびNO3・が無くSO42一が存在しているときの

Ehは、－200～－300mV程度であった。　SO42・が消費されつくしたときのEhは、そのケース

がほとんど無く、確認できなかった。しかし、Run　1－Case　1でEh－500mV以下の値が得

られたときは、それに該当していた可能性はある。

（5）酸化還元反応の基質と生成物

　微生物による酸化還元反応は、前述のpH、　Ehの変化、放射性核種の還元による移行遅

延、ガス発生、腐食促進物質の生成など、多くの微生物影響の根源となりうるので、その

定量的把握は重要である。ここではポイントとなるCaseについて、基質の減少で評価した。

　まず電子供与体として酢酸塩を添加した場合の流下方向（図4．1の流入→中間→流出）の

基質濃度プロフィルを図4．12に示した。地下水貯槽（貯槽）から流入水槽に至る間に、急

激な基質除去が見られることがあったので、貯槽の欄も設けた。

　図中、「a．酢酸塩＋NO3・の図」（Run　1－Case　4）では、貯槽のDOC濃度を1日ごとに

変動させた。DOC濃度が高いとき（43日目など）は、　DOCとともに硝酸塩が急速に減少

し、場所によって亜硝酸塩が検出されたが、それも消費された。これに対し、DOC濃度が

低いとき（41日目、42日目など）は、流入地点あたりでは硝酸塩が減少したが、その後減

少が止まった。硝酸塩の減少速度はDOC濃度の影響を受けるようであった。

　次に、「b．酢酸塩＋SO42一の図」（Run　1－Case　14）では、硝酸塩添加時には明確に濃度
⊃

低下を起こした15mg／L程度のDOCが、流下方向に目立った低下がなく、微生物反応速度

の低さが示唆された。硫酸イオン濃度の低下もわずかだった。酢酸資化性の硫酸還元は容

易には進行しないので70日程度運転を継続したが、それでも、図4．12－bの程度の活性であ

った。

　地下水に酢酸塩を加えた「c．酢酸塩＋地下水の図」（Run　1－Case11）では、電子受容体

を添加せず、地下水中のCO2（あるいは酢酸塩自体）が電子受容体として使われるメタン

発酵、あるいは、もし砂層などに含有されていればFe3＋が含まれていれば鉄還元を想定し

て行った試験である。その結果、DOCの減少は確認されたが、鉄還元によるFe2・の生成も

メタン生成も確認できなかった。
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　次に電子供与体として地下水中の有機物が用いられるようにした場合の基質濃度プロフ

ィルを図4．13に示す。DOCで測定する限り、地下水中の有機物の消費は認められなかった。

しかし、「a．地下水＋NO3一の図」（Run　1－Case8）でも、「b．地下水＋SO42一の図」（Run

1－Case9）でも、電子受容体の消費は見られ、酢酸塩無添加でも酸化還元反応が地下水の有

機i物の存在下で起きていることが確かめられた。Run　1－Case　8の最後（114日目）の上流

砂層の気相の組成は、当初Arであったものが、窒素86．9％、二酸化炭素0．38％に変化して

おり、脱窒反応の進行が裏付けられた。地下水の硝酸塩減少速度は酢酸塩添加時ほどでは

なかった。一方硫酸還元（SO42・消費）の速度は、酢酸塩添加時の硫酸還元より大きかった。
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図4．13　地下水からの酸化還元反応における基質濃度の流下方向プロフィル
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　地下水に硝酸塩と硫酸塩の両方を加えたRun　2の結果を図4．14に示す。酢酸塩も加えた

Case　2では、流入水槽に入る前に硝酸塩が消費されてしまい、砂層の流下中は酢酸の消費

と僅かな硫酸還元が進行した。酢酸の消費量は硫酸イオンの消費量からは説明できないの

で、気相のメタンおよび流出水の溶存メタンを分析したが不検出だった。酢酸塩を除いた

Case　4では、貯相一流入水槽一中間水槽でDOCと硝酸塩の消費が見られたが、硫酸還元

は確認できなかった。
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図4．14　硝酸塩と硫酸塩が共存する系の酸化還元反応における基質濃度の流下方向プロフ

ィル

　以上の試験ではNO3一が減少しているときN2の発生は定性的に確認されたが、定量はで

きなかった。NO3・減少分が脱窒されているとすると、脱窒の速度は硫酸還元の速度より大

きく、双方の電子受容体が共存していれば脱窒が優先して起きたといえる。

　これらのプロフィルから、ある電子供与体と電子受容体が与えられたときの微生物の有

機物分解速度に関する係数値を計算することを試みた。ところで、ある有機物がある電子

受容体により酸化されるとするとき、式（1）が設定される（Wang＆Papenguth，2001

より）。

　　　Roc＝｛koc・［Oq／（Koc＋［Oq）｝・P　　　　　　　　　　・・・・・・…　　（1）

　ここに、Roc：容積あたりの有機物の分解速度　　（mg／L／d）

　　　　　koc：微生物による有機物の最大比消費速度　（mg／cell／d）

　　　　　［Oq：有機物濃度　（mg1L）

　　　　　Koc：半飽和定数　（mg／L）

　　　　　P：微生物量　　（cel1／L）

　この式におけるkocおよびKocが求められれば、個々の酸化還元反応の反応速度の概略

値が得られると考えた。そのため、まず図4．12～14のプロフィルの中から、ある程度の基
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質濃度差が見られた区画（例えば図4－14のCase　4の流入水槽から中間水槽の間）を選び

出し、Roc、［OC】、およびPの値の算出を試みた。

　Rocは、上流側の水槽のDOC（溶解性有機炭素）濃度を［OC1】、下流側の水槽のDOC濃

度を［OC2】、両者間の砂層の容積をV（L）、地下水等の流量をQ（Ud）として次のように

計算することとした。

　　　Roc＝（［OC1】一［oC2］）・Q／v　　　　　　　　　　　　・・・・・・…　　（2）

　［OC】は、便宜上、次式で計算した。

　　　［OC】＝　（［OC1］十［OC2］）／2　　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・…　　　（3）

　以上の考え方で、まず、酢酸塩からの脱窒のデータ（Run　1－Case　4）をリストアップし、

式（4）にしたがって、1／［OC］と1／（Roc／P）のLineweaver－Burk’s　plotを作図した。

結果を図4．15に示す。

　　　1／　（Roc／P）＝　（Koc・／koc）・（1／［Oq）十1／koc　　　　・・・…　　　（4）

a．通常に計算した場合 b．DOC（［OC］）のうち3mg／Lを難分解性として除外した場合

3．OE＋05
ぺ

A 工審67総3 ＋360◎

｜

2．OE＋05

（江
｛

＼ 1

oo
匡
）＼
← 1

1．OE＋05

書
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k°c＝1／3600 ＝2．8x1σ4 μ9／cell／y

》
Koc＝167183／3600＝46mg／L

0．OE＋00

0．0 0．5 1．0 1．5 2．0

1／（［OC］－3）

［OC1］ ［OC2］ ［OCIHOC2］ Q 対象 ［OC］ V HRT R°c（DOC減少速度）

運転日数 DOC（前 DOC（後 △DOC （流量） 区間 （［OC1］＋［OC2］）／2 （容積） （V／Q） △DOC／（HRT／365 1／［OC］ 1／（［OC］－3 P 1／（R°c／P）

m　L m／L m／L レd m／L L d m／L／ 1／m／L） 1／m　L） cell／mL 1／　　／cell／

40days 10 58 42 22 流入一中間 7．9 1，297 059 2600 0127 0204 119E＋08 458E＋04
58 36 22 22 中間一流出 4．7 1，297 059 1362 0213 0588 t29E＋08 9．47E＋04

42days 4 33 0．7 23 流入一中間 3．65 1297 056 453 0274 1，538 119E＋08 263E＋05

43days 214 89 125 23 流入一中間 15．15 1297 0．56 8091 0066 0082 119E＋08 147E＋04

図4．15　酢酸塩を電子供与体とした脱窒におけるDOCの最大比消費速度kocと半飽和定数

Kocの試算例（温度30℃）

　図4．15－aより通常に計算すると切片が負となったが、DOCのうち元々の水道水に含まれ

ていた3mg／Lを難分解として差し引いた（［OC】－3）をもとに計算すると、Kocは46　mgC／L、、

kocは2．8×10－4μgC／celYy＝　2．8×10－7　mgC／celllyと試算することができた。しかし、［OC］

とRoc／Pの間に図4．15のような相関関係がとれたのはこのケースのみであった。他のケ
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一スではDOC濃度範囲が狭くLineweaver－Burk’s　plotがとれなかった。そこで、次の①

～④の前提をおいて微生物反応速度の評価を試みた。

①まず、試験装置内のDOC濃度が半飽和定数Kocに対して小さい（［Oq＜＜Koc）、し

たがって次式が成り立つとした。

　Roc＝［koc・［OC］・（Koc－［OC］）／｛（Koc＋［OC］）（Koc－［OC］）｝］・P

　　　＝［koc・｛［OC］／Koc－（［Oq／Koc）2｝／｛1－（［Oq／Koc）2｝］・P

　　　＝　（koc／Koc）・［Oq・P　　　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・…　　　（5）

　これにより、Lineweaver－Burk’s　plotができない場合にも、試験で得られたRoc、［Oq、

Pの値からkoc／Kocを計算することができる。本試験における各代謝反応の速度は、　koc

／Kocによって比較が可能となった。

②酢酸塩を単独の基質とする場合には問題とならないが、地下水中の有機物を基質とす

る場合、構成する有機成分によって難分解のものと比較的生分解しやすいものがある。本

来は有機i物の種類ごとにkOC／KOCを求めなければならないのであるが、分画は困難であっ

たので、ここでは地下水中の有機i物は一定のkoc／Koc値を持つものとして、計算した。そ

れにより精度が低下するのはやむをえない。

③試験では酢酸塩からの脱窒を除きDOCの変化が不規則であった．理由としてDOCと

砂との相互作用、砂層に滞留している死細胞などPOC（particulate　organic　matter）の細

菌による利用などが考えられた。そこで、流下に伴う電子受容体濃度の減少を、以下の仮

定でDOCの濃度減少に換算した。脱窒反応は

　　　C6H1206十6H20→24　H＋＋24e－十6CO2

　　　NO3－十6H＋＋5e－→0．5N2＋3H20

として、1mgのNO3・が12×（6／24）×（5／62）＝0．24mgのDOCに相当すると仮定した。また

硫酸還元反応は、

　　　C6H1206十6H20→24　H＋＋24e－十6CO2

　　　SO42－十8H＋＋8e－→S2－＋4H20

として、1mgのSO42一が12×（6／24）×（8／96）＝0．25mgのDOCに相当すると仮定した。

④微生物量としては全菌数で代表させた．実際にはある代謝に関わる微生物は全菌数の

一部であるが、現状ではすべての代謝群ごとの微生物量を精度よく測定するのが難しい。

試験では定常運転を続け酸化還元が最大に達した時期に基質濃度変化のプロフィルを取っ

ているので、その基質に適合する代謝群の微生物は全菌数の中である程度の割合を占めて

おり、現場で所定の基質を含む地下水が長期間流入し続けている状態とそう違わないと考

えている。

　以上の前提に基づいて、図4．12～14のプロフィルやその他のデータをもとに、各［Oq

条件ごとのRocを計算した結果を、表4．7に示す。さらに、このデータが得られた時期に

最も近いと思われる砂層の全菌数を図4．6の元データ等から追記し、式（5）に基づいて

koc／Kocを計算した。この結果を表4．8に示す。
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表4．7　各［OC］条件ごとのRocの計算

Run　1－Case　4

［OC1］ ［OC2］ ［OC1］一［OC2］ Q 対象 ［OC］ V HRT R（DOG減少速度）

運転日数 DOC（前） DOC（後 △DOC （流量） 区間 （［OC1］＋［OG2］）／2 （容積） （V／Q） △DOC／（HRT／365）

m／L m／L m／L L／d m／L L d m／L／

40days 10 5．8 42 2．2 流入一中間 7．9 1，297 0．59 2600
5．8 3．6 2．2 2．2 中間一流出 4．7 1，297 0．59 1362

42days 4 3．3 0．7 2．3 流入一中間 3．65 1，297 0．56 453

43days 21．4 8．9 12．5 2．3 流入一中間 15．15 1，297 α56 8091

Run　1－Case　6

NO3減少
Run　1－Case　8 以下、NO3減少速 NO3（前） NO3（後） △NO3 速度

度から推定 m／L m／L m／L m／L／y

97days 5．8 5．3 0，441 流入一中間 5．55 1，297 2．94 141 11．5 6．8 4．7 583
5．3 6．8 0，441 中間一流出 6．05 1，297 2．94 183 68 0．7 6．1 757

105days 6．9 6．6 0，442 流入一中間 6．75 t297 2．93 60 12．3 10．3 2 249
6．6 9 0，442 中間一流出 7．8 1，297 2．93 18 10．3 9．7 0．6 75

112days 12 5．6 0．45 流入一中間 8．8 t297 2．88 241 13．47 5．61 7．86 995
5．6 54 0．45 中間一流出 5．5 1，297 2．88 97 5．61 2．44 3」7 401

114days 5．3 5．9 0．45 流入一中間 5．6 1，297 2．88 219 10．06 2．92 7．14 904

59 53 045 日一流出 5．6 1，297 2．88 72 292 0．56 2．36 299

SO4減少
Run　1－Case　9＆14 以下、SO4減少速 SO4（前） SO4（後） △SO4 速度

度から推定 m／L m／L m／L m／L／

で19days 6．4 6．9 0．45 流入一中間 6．65 1，297 2．88 105 12．4 9．09 3．31 419
6．9 7．7 0．45 中間一流出 7．3 1，297 2．88 70 9．09 6．87 2．22 281

139days 6．9 5．3 0．45 流入一中間 6．1 1，297 2．88 19 13．2 12．6 0．6 76
5．3 5．7 0．45 中間一流出 5．5 1，297 2．88 13 12．6 12．2 0．4 51

243days 14．8 12．4 0．42 流入一中間 13．6 1，297 3．09 71 27．4 25 2．4 284
12．4 9．3 0．42 中間一流出 10．85 1，297 3．09 38 25 23．7 1．3 154

250days 15．2 16．1 0．36 流入一中間 15．65 1，297 3．60 41 264 24．8 1．6 162

256days 13．8 14．6 0．45 流入一中間 14．2 1，297 2．88 92 28．4 25．5 2．9 367

146 139 045 中田一流出 14．25 1，297 2．88 47 25．5 24 1．5 190
ノ

NO3減少
Run　2－Case　2 ＊：酢酸濃度からの推定値 以下、NO3減少速 NO3（前） NO3（後） △NO3 速度

度から推定 m／L m／L m／L m／L／

73days 0．5流入ホース ＊　　　　　　37 0，014 0．03 26800 8．6 0．11 a49 111000

Run　2－Case　4

134days 215 203 12 025流入一中間 20．9 1297 5．19

ぽξ ll
471 205 144

Run　2－Case　2 以下、SO4減少速
xから推定

SO4（前）

香^L

SO4（後）

香@L
△SO4
香^L

SO4減少
ｬ度
香@L／

73days 0．5

O．5

流入一中間
?ﾔ一流出

＊　　　　　　35

磨@　　　　　35

1，297

P，297

2．59

Q．59

33
Q7

10．7

X．77

9．77
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0．93
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131

P08
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表4．8　各試験における脱窒または硫酸還元速度の計算（DOC消費で表示）

Run　1－Case　4における脱窒（酢酸塩＋NO3－）

［OC］ V R°c（DOC減少速度 全菌数 Roc／P koc／Koc

運転日数 対象区間 （［OCて］＋［OC2］）／2 （容積） △DOC／（HRT／365） ＝（R°c／P）／［OC］

cell cell （mg／L／y）

mg／L L mg／L／ ／mL間隙水 ／mL容積＊＊ ／（cell／mL） ／（cell／mL容積）／

40days 流入一中間 7．9 1，297 2600 2．63E＋08 1．18E＋08 220E－05 2．78E－06

中間一流出 4．7 1，297 1362 2．87E＋08 1．29E＋08 tO5E－05 2．24E－06

42days 流入一中間 3．65 1，297 453 2．63E＋08 1．18E＋08 3．83E－06 1．05E－06

43days 流入一中間 15．15 1，297 8091 2．63E＋08 t18E＋08 6．84E－05 4．51E－06

Run　1－Case　5における脱窒（酢酸塩＋NO3－）

56days 中間一流出 485 1297 851 287E＋08 129E＋08 659E－06 136E－06

Run　1－Case　6における脱窒（酢酸塩＋地下水＋NO♂）

中間一流出 49 1297 102 287E＋08 129E＋08 790E－07 161E－07

Run　1－Case　8における脱窒（地下水＋NO3－）

97days 流入一中間 5．55 t297 141 4．94E＋07 2．22E＋07 6．34E－06 1．14E－06

中間一流出 6．05 1，297 183 4．16E＋07 t87E＋07 9．78E－06 1．62E－06

105days 流入一中間 6．75 t297 60 4．94E＋07 2．22E＋07 2．70E－06 4．00E－07

中間一流出 7．8 1，297 18 4．16E＋07 1．87E＋07 9．62E－07 t23E－07

112days 流入一中間 8．8 1，297 241 4．94E＋07 2．22E＋07 1．08E－05 1．23E－06

中間一流出 5．5 1，297 97 4．16E＋07 t87E＋07 5．18E－06 9．42E－07

114days 流入一中間 5．6 1，297 219 4．94E＋07 2．22E＋07 9．85E－06 1．76E－06

中間一流出 5．6 1，297 72 4」6E＋07 1．87E＋07 3．85E－06 6．87E－07

Run　1－Case　9における硫酸還元（地下水十SO42－）

つ 119days 流入一中間 6．65 1，297 105 4．94E＋07 2．22E＋07 4．72E－06 7．10E－07

中間一流出 7．3 1，297 70 4．16E＋07 1．87E＋07 3．74E－06 5，12E－07

139days 流入一中間 6．1 1，297 19 4．94E＋07 2．22E＋07 8．55E－07 1．40E－07

中間一流出 5．5 1，297 13 4．16E＋07 1．87E＋07 6．94E－07 1．26E－07

Run　1－Case　14における硫酸還元（酢酸塩＋SO42－）

243days 流入一中間 13．6 1，297 71 2．22E＋08 999E＋07 7．11E－07 5．23E－08

中間一流出 10．85 1，297 38 1．11E＋08 5．00E＋07 7．61E－07 7．01E－08

250days 流入一中間 15．65 1，297 41 2．22E＋08 9．99E＋07 4．10E－07 2．62E－08

256days 流入一中間 14．2 1，297 92 2．22E＋08 999E＋07 9．21E－07 6．49E－08

中間一流出 14．25 1，297 47 1」1E＋08 5．00E＋07 9．41E－07 6．60E－08

Run　2－Case 2における脱窒（酢酸塩＋地下水＋NOご＋SO子）

73days 流入ホース ＊ 37 0014 26800 600E＋10 447E－07 121E－08

Run　2－Case　4における脱窒（地下水＋NO3－＋SO42－）

134days 流入一中間 209 1297 84 480E＋07 2．16E＋07 389E－06 186E－07

Run　2－Case　2における硫酸還元（酢酸塩＋地下水＋NO3－＋SO42－）

73days 流入一中間
中間一流出

＊

35

35
1297
1297

33

27
574E＋08
375E÷08

258E＋08

169E＋08

128E－07 365E－09
457E－09

＊：酢酸濃度からの推定値＊＊：容積は、砂充填部の砂＋空隙の容積の和である。

　前述の式（5）より、次式が成り立っ。

　　Roc／P＝（koc／Koc）・［OC］　　　　　　　　　　　　　　・・・・・・・・・…　　　（6）

そこで、表4．8の中で電子受容体と電子供与体がそれぞれ単独の場合のRoc／P値を［Oq

に対してプロットし傾きからkoc／Kocを求めるよう図4．16を作図した。酢酸塩からの脱

窒の場合（Run　1のCase　4，5）は、［OC］のうち約3mg／Lを難分解として差し引けばRoc／P
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は［OC】に比例して、式（5）と矛盾しない結果であった。しかし他のケースについては、

Roc／Pの値のバラツキが大きく、　Roc／Pが［OC】に比例するとは認められなかった。

　8．OE－05

－17．OE－05

こ≧　6．OE－05

）　5．OE－05
a
A＞4．OE－05

〈　3．OE－05

」三　2．OE－05

0二　1．OE－05

　0．OE＋00

　　10　　　15
［OC］（mg／L）

　1．2E－05

コ
∈i1．OE－05
11］　s．oE．。6

ざ

3　6．OE－06
＞

、b　4．OE－06

5
8　　2．OE－06
匡

　0．OE＋00

地下水からの脱窒

◆

耐＝0 0417

◆

◆

0　　　　5　　　　10　　　15　　　20　　　25

　　　　［OC］（mg／L）

　　10　　　15
［OC］（mg／L）

｛8．OE－06

δノ　2．OE－06

　0．OE＋00

図4．16微生物あたりのDOC消費速度（Roc／P）とDOC濃度（［Oq）との関係

　この結果ではRoc／Pが［Oqに比例する前提で成り立つ係数koc／Kocに意味を持たせる

のが、酢酸塩からの脱窒の場合を除き難しくなる。しかし、よりDOC濃度の高い地下水を

用いるなどして［OC］の変動幅を大きくして試験すれば、解析できる結果が得られる可能性

もあり、また、少なくとも酢酸塩からの脱窒では理論どおりの結果が得られているので、

各代謝反応速度の比較については、koc／Kocの値で行うこととして図4．17を作図した。た

だし、ここでのkoc／Koc値は、試験時のDOC濃度を外れると意味を失う可能性があるの

で図4．17ではDOC濃度（「OC」）を横軸にとって表示した。その結果得られたkoc／Koc値

は次のとおりであった。なお、難分解性DOCの濃度は地下水では不明なので、表4．8、図

4．16、図4．17ではそれを差し引くというような操作はしていない。
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酢酸塩からの脱窒

地下水からの脱窒

酢酸塩からの硫酸還元

地下水からの硫酸還元

koc／Koc＝10－6～10－5／（celllmL）／y

koc／Koc＝10－7～10－s／（cell／mL）／y

koc／Koc＝10－8～10－7　／（cell／mL）／y

koc／Koc＝10－7～10－6／（cell／mL）／y

　酢酸塩からの脱窒については、前述のとおり、Michaeris－Menten型の計算も可能であっ

たので、そのときの数値（図4．15）を式（5）に代入して計算すると、

　　　koc／Koc＝4．5×10－5／25＝1．8×10－6　／（cel1／mL）／y

または、DOCのうち3mg／Lを難分解性として除外した場合、

　　　koc／Koc＝2．8×10－4／46＝6．1×10－6　／celVmL）／y

となり、ほぼ図4．17と同じオーダーになった。

　このkoc／Koc値に、地下圏の現場の全菌数実測値、現場の地下水のDOC濃度を式（5）

のように乗じると、その場の容積あたりの有機物分解速度を計算できる。さらに地下水流

量の情報を加えると、硝酸塩がどこで消費され尽すかの予測も可能となる。しかし、この

数値をそのまま数値モデルに活用するにはまだ課題がある。今後、様々な地下水、とくに

異なるDOC濃度の地下水でデータを蓄積していく必要がある。帯水層模擬試験装置は、そ

のためには有効な方法の一・つであると考える。

図4．17

koc／Koc値の分布とそれが得

られたときのDOC濃度

10E－05

§1脚6
≦

旦

≧

曳
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0x

1．OE－08

該

　　◇

A　　　◆ ◇酢酸塩からの脱窒

汳n下水からの脱窒

告|酸塩からの硫酸還元
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@　■
@◆

f◆
◆

1］@Ip
l」

0 5 10　　　　15　　　　20
［OC］（mgC／L）
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（6）ガス発生

　気相のガス分析および流出水の溶存ガス分析は、断片的にしか実施しなかった。結果は

前項（酸化還元反応の基質と生成物）に記載した。本試験装置は、ガス発生量の定量的評

価のためには不完全であった。

（7）まとめ、残された課題

　砂の堆積する帯水層をモデル化した試験装置を用いた延べ380日にわたる運転の結果、

主として電子供与体2種類（酢酸塩、地下水の有機物）、電子受容体2種類（硝酸塩、硫酸
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塩）の組み合わせという限られた範囲であったが、流入水の基質組成ごとに微生物影響に

関わる項目のデータを得ることができた。得られたアウトプットは、微生物量、コロイド

として流出する微生物量、空隙閉塞の指標としての透水係数、pH、　Eh、酸化還元反応に伴

う電子受容体と電子供与体の濃度変化などであった。結果の概要を表4．9に示す。

　これらの結果から、この条件の帯水層における微生物挙動やその影響の一端に関するデ

ータが得られ、また地下水水質による数値の違いも示された。地下環境で重要とされてい

る鉄還元細菌の反応が進む条件での試験にもその後着手している（石井、福永ら、未発表）。

しかし、酢酸塩からの脱窒以外はデータのばらつきが大きかったこと、全菌数以外の微生

物観察が十分でなかったこと、地下水貯槽で微生物が繁殖してしまうなど装置自体に改良

の余地があること、粒径0．25～0．5mmの砂の充填層以外の条件（例えば、岩盤i中の亀裂）

で試験しなかったことなどの課題も残っている。

　この試験装置は将来的には、数値モデルの確証に使用できる可能性がある。例えば、微

生物影響評価における課題（前前章2．6（13）参照）、即ち①バイオフィルムによる核種収着と

いうプラス効果（核種移行抑制）とコロイド形成というマイナス効果（核種移行促進）の

バランス、②錯体形成というマイナス効果と錯体形成する有機i物の消費というプラス効果

のバランスを数値モデルで予測した場合、核種あるいは錯体を装置に流入させて、その挙

動を調査することによって数値モデルの確証も可能となる。このような将来に向けて、試

験装置および試験方法を充実させ、データも蓄積していきたい。
（

表4．9　帯水層模擬試験装置の結果概要

微生物量

コロイドと

ｵて流出
ｷる微生
@物量

空隙閉塞 pH Eh 酸化還元反応 ガス発生

酢酸塩からの脱
108／mL間

ю

浮遊／付

?艪X％

透水係数
瘟ｺで確

F
NO3残存で一

T0～100
高u、消費後一100～－300

高u

k°c／K°cニ10－6～

P0－5／（cell／mL）／y ND

地下水からの脱 108／mL間

ю

浮遊／付

?艪R％

顕著な空

?ﾂ塞な
ｵ

酢酸塩に
謔驛Aル
Jリ性
ｪ、反応
ﾉ伴い中
ｫに近づ
ｭ

k°c／K°c＝10－7～

P0－5／（cell／mL）／y ND
実測結果

酢酸塩からの硫

_還元
108／mL間

ю

浮遊／付

?艪P0％

顕著な空

?ﾂ塞な
ｵ

k°c／K°c＝10－8～

@－7P0／（cell／mL）／y
ND

地下水からの硫

_還元 一 一

顕著な空

?ﾂ塞な
ｵ

SO4残存で

黷Q00～－300

高u、消費後

Xに低下可
¥性

k°c／K°c＝10－7～

P0－6／（cell／mL）／y ND

実測結果から推測で
ｫる微生物影響

核種収着
^取りこ
ﾝなど

コロイド形

ｬ
核種の移

s挙動

核種の還元
ﾉよる移行
涛ｮ変化

ガス発生、金属腐

Hなど

ND：データを得ることができなかったもの。
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5．残された課題

以上の検討・試験の結果は次のようにまとめられる。

①放射性廃棄物処分の現状と課題

・高レベル廃棄物およびTRU廃棄物の処分を想定し、人工バリアの各部および天然バリア

ごとに微生物量に影…響を及ぼす要因を抽出し、処分場開設時からの時間別に、微生物量と

影響要因を示す図を作成した（図2．6および2．8）。処分場開設後、廃棄体近くでは微生物

量が減少する可能性が高く、天然バリア（岩盤）では増加する要素もあると推定された。

・次いで、微生物が安全性能に及ぼす影響についても同様の図を作成した（図2．7および

2．9）が、次の課題が抽出された。高レベル廃棄物では、オーバーパック破損前の酸素残存

時には還元状態形成とpH低下とのバランス、破損後にはバイオフィルムによる核種の収

着・取り込みとその剥離によるコロイド形成とのバランス、また有機錯体の消費と生成の

バランス（いずれも前者が安全側）がどちらに傾くかなどである。TRU廃棄物では14Cを

含むガス発生とヨウ素の挙動などである。

・最終的には数値モデル化が必要であるが、まず取り組むべきテーマとして、処分場開設

から長期間経過後の微生物量の把握のためのナチュラルアナログの調査、微生物影響の課

題への対応としての処分場環境を模擬iした物理モデルによる微生物反応データ取得などが

挙げられた。

②ベントナイト鉱床の微生物調査

・緩衝材における微生物の長期挙動を予測するため、ナチュラルアナログとして、表面が

湿った状態で2～30年間放置されたベントナイト鉱床のボーリング調査を行った。

・コアは、表面から離れるにつれ細菌数が減少し、ベントナイト層の環境が細菌の生存と

増殖に好ましいものでないことがわかった。

・コアの物理化学的性質と細菌数との相関関係などから、この原因は、ベントナイトの乾

燥密度の高さ、またはベントナイトによる細菌のろ過作用であろうと推定された。

・ベントナイトには微生物活動を抑え人工バリアの構造への悪影響を防ぐ効果が期待され

ているが、それに関わる基礎データとなった。

・しかし微生物抑制に及ぼす乾燥密度、フィルトレーション以外の要素の検討、地下水の

流れやEhなど現場の特性の把握など、未解決の面も残されている。

③帯水層模擬試験装置における微生物反応の把握

・物理モデルとして、砂の堆積物から成る帯水層模擬試験装置を製作し、雰囲気制御グロ

ーブボックス内に設置して、硝酸塩、硫酸塩などの電子受容体を加えた地下水（または酢

酸塩と電子受容体を含む模擬i地下水）を通水する試験を実施した。

・その結果、砂の間隙水あたり108／mL前後の全菌数が存在し、その大部分は砂に付着し、
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1～10％程度が浮遊している、即ちコロイドとなりうることがわかった。

・酢酸塩からの脱窒を優占させると空隙閉塞傾向が見られること、硝酸塩濃度と酸化還元

電位（Eh）の関連性などが示された。

・また、様々な微生物影響の基礎となる反応速度に関し、有機物の最大比消費速度（koc）と

半飽和定数（Koc）が求められない場合のパラメータとしてkoc／Koc（微生物量とDOC量あ

たりのDOC消費速度）による評価を試み、酢酸塩添加の脱窒において10－6～10－s／（cel1／mL）／y

の値を得た。地下水での脱窒、酢酸塩添加および地下水での硫酸還元に関するkoc／Koc値

はより低い値となり、地下水中の電子受容体、電子供与体の影響が微生物反応速度に及ぼ

す影響が示唆されたが、いくつかの仮定が入っており、ばらつきも大きく、精度よい評価

のためには更に試験が必要と判断された。

・この試験装置に放射性核種（あるいは模擬iする核種）や錯体を形成する有機物等を注入

する試験を行えば、問題となる微生物影響を直接評価できると考える。

・砂の鉱物組成、表面状態、微生物との相互作用などについては検討不充分である。また

試験条件は、本来岩盤である実際の処分場環境と異なっており、有機物濃度や地下水の流

速も実際より相当大きい。これらのギャップを埋めるため流速や空隙率をパラメトリック

に変動させる試験もまだ行っていない。こういう未実施課題を今後解決していく必要があ

る。

　地層処分における微生物影響を長期予測し安全評価に資するためには、これらの課題を

実施し、さらにベントナイト以外の人工バリアのナチュラルアナログ、岩盤の微生物の調

査などを進めた上で、微生物を扱った数学モデル、数値モデル（例えば、Miyasaka　et　a1．，

2004）への発展が必要である。現場のデータやシミュレーション実験結果との整合性を評

価しながらモデルを改良し（中嶋，1995参照）、地球化学や移流・分散のモデルとの融合も

視野に入れつつ、現場への適用を図っていくべきであろう。とくに数値モデルを機i械的に

扱うのでなく、フィールドの微生物挙動を反映しつつ改良していくべきであり、そのため

にはフィールドの情報がもっと必要となる。それにより放射性廃棄物処分の安全評価の信

頼性が一層向上すると考える。また、こういう微生物影響の長期予測の道筋ができれば、

やり直しの効かない様々な地下圏の開発・利用分野（ブックリ＆ラマ，1991；陶野，1990；水

谷敏則，1994；国土交通省，2005）における環境影響予測を、微生物の要素も含めた形で実

施できると期待される。
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8．索引

　略語および一部の学術用語について、説明のあるページを表示した。

・略語（abc順）　　　　　　　　　　　　　MPN　69

AEA　　42　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0RP　70

AECL　18，47　　　　　　　　　　　　　　　　　PCR　21

ANAM］MOX　28　　　　　　　　　　　　　　　　　PLEA　20

ANDRA　29　　　　　　　　　　　　　　　　　　POC　84

AOM　28　　　　　　　　　　　　　　　　radiocolloid　28

aw　18　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　REX　29，47

BCE　20，47　　　　　　　　　　　　　　　　　　　S］KB　29，47

BGS　29　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Sv　6

BOD　52　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　TBP　35

CEC　52　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　TOC　22

CFDA－AM　52　　　　　　　　　　　　　TRU廃棄物　4

CFU　55　　　　　　　　　　　　　　　　　　　URL　18

Ci　5　　　・　　　　　　　　　　　　　WIPP　47

COD　52　　　　　　　　　　　　　　　　WW　57

DBP　35

DGGE　21　　　　　　　　　　　　　　　　・一部の学術用語（あいうえお順）

DOC　52　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Active　range　36

DW　55　　　　　　　　　　　　　　　　アスファルト　41

Eh　70　　　　　　　　　　　　　　　　　　　アルカリプルーム　38

FEP　10　　　　　　　　　　　　　　　　　安全評価　10

Gy　6　　　　　　　　　　　　　　　　　インキュベータ　63

1AEA　7　　　　　　　　　　　　　　　埋め戻し材　8

1C　50　　　　　　　　　　　　　　　　　オーバーパック（overpack）　8

1CRP　7　　　　　　　　　　　　　　　　解析コード　11

1TT　20　　　　　　　　　　　　　　　　　概念モデル　10

JAEA　92　　　　　　　　　　　　　　　確証　10

JNC　29　　　　　　　　　　　　　　　　緩衝材　8

Kd　30　　　　　　　　　　　　　　　　含水比　52

LC　52　　　　　　　　　　　　　　　　含水率　52

MBP　35　　　　　　　　　　　　　　　　乾燥密度　52

MIC　30　　　　　　　　　　　　　　　　基質　12

MOX　4　　　　　　　　　　　　　　　　キャニスター（canister）　8
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強熱減量　52

空隙率　59

雰囲気制御グローブボックス　63

嫌気性従属栄養細菌　52

検証　10

好アルカリ性微生物　36

好気性従属栄養細菌　52

好気的分解　29

孔口　51

構造躯体　14

高レベル廃棄物　4

固化マトリクス　35

コロイド　28

コロニー　　52

コンタミネーション（contamination）　21

再処理　4

最大比消費速度　82

錯体　27

試錐　50

シナリオ　10

充填材　14

収着　30

収着係数　34

使用済燃料　4

真比重　67

水分活性　19

数学モデル　10

数値モデル10

スメクタイト　31

生菌数　21

セグメント　51

接近シナリオ　10

全菌数　21、69

代謝　28

帯水層　63

多重バリア　7

月見窒　　29、　69

地下水シナリオ　10

地質バリア　8

超音波　69

鉄還元　29

電子供与体　28

電子受容体　28

天然バリア　7

透水係数　70

ナチュラルアナログ　1，14

バイオフィルム　23

廃棄体　32

パラメータ　11

ハルエンドピース　4

半飽和定数　82

微生物影響　1

微生物腐食　30

比表面積　67

腐食　30

物理モデル　45

不飽和　11

分配係数30

平板培養　52

ベントナイト　8

飽和　11

飽和度　59

母岩　7

マイクロコズム　45

マンガン還元　29

メタン生成　29

モデル　10

モンモリロナイト　52

予備概念モデル（本論のみの用語）　12

Lineweaver－Burks’plot　83

硫酸還元　29

レファレンスケース　11

110


