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第 1章 緒論 

1.1 石炭火力発電所における排煙処理 

 石炭は，賦存地域が世界各地に分散していることから供給の安定性が高く，価格も他の化

石燃料に比べて低めで尚且つ安定している．そのため，エネルギーセキュリティーの観点に

おいて，非常に重要な一次エネルギー源である．2018 年時点において，世界の一次エネル

ギー源における石炭の割合は 27%であり依然として高い水準を維持し続けている．国際エ

ネルギー機関が発表している World Energy Qutlook では，2040 年になっても世界の一次エ

ネルギー源における石炭の割合は 21%であると予測しており，中期的にも石炭はエネルギ

ー源として利用され続ける見通しである(International Energy Agency, 2019)．日本国内でも，

2018 年に出された第五次エネルギー基本計画において，石炭は安定供給性や経済性に優れ

た重要なベースロード電源の燃料として評価されており，長期を展望した環境負荷の低減

を見据えつつ活用していくエネルギー源と位置付けている(Ministry of Economy, Trade and 

Industry, 2019)． 

 石炭利用における大きな問題は燃焼時に発生する排煙ガスであり，特に CO2 の排出量は

他のエネルギー源よりも多く，また窒素酸化物や硫黄酸化物，煤塵，微量有害元素も排出さ

れている．CO2 排出量の低減に対しては，IGCC･IGFC 等の次世代高効率石炭火力発電技術

等の開発・実用化を推進し，発電量あたりの CO2排出量を下げる取り組みがなされている．

また，排出される CO2については，CO2回収･有効利用貯留技術(CCUS)の実用化を目指した

研究開発，国際機関との連携を行うといった政策がとられている．CO2以外の窒素酸化物や

硫黄酸化物，煤塵，微量有害元素については脱硝装置，電気集塵機，石灰石膏法による脱硫

装置を採用し，世界トップレベルの除去効率を達成している． 

 脱硝装置では，石炭燃焼により発生した窒素酸化物を，脱硝触媒上でアンモニアと反応さ

せ，窒素ガスと水に変換することで除去している．この際，脱硝触媒には担体に対してレア

メタルの酸化物が担持されたものが広く用いられている．この触媒は発電所において長時
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間使用された場合，排煙ガス中に含まれるヒ素やリン，アルカリ金属，硫酸塩が触媒に吸着

することで活性が低下してしまうため，定期的に脱硝触媒の増設，交換をすることで高い除

去率を維持している．その際，活性が低下した使用済み脱硝触媒が廃棄物として発生する．

電気集塵機では，放電極と集じん極間にコロナ放電を生じさせ，排煙ガス中の粒子を集じん

極に衝突ならびに捕集する方式で煤塵を除去している．ここで回収される煤塵はフライア

ッシュとしてコンクリートやセメントの材料に利用されている．脱硫装置では，主に硫黄酸

化物を石灰石スラリー中に吸収し排煙ガス中から除去している．この際，石灰は最終的に石

膏に変化しており，石膏ボート等の建材原料として利用できる．これらフライアッシュと脱

硫石膏は各種業者と有価取引可能なため，石炭火力発電の副産物として扱われる．このよう

に，排煙処理装置は大気汚染物質の除去に加えて発電コストの低減にも寄与する装置とな

っている． 

 

1.2 石炭火力発電副産物の利用状況 

 石炭火力発電副産物であるフライアッシュならびに脱硫石膏の利用率は非常に高く，発

生したほぼ全量が利用されている．石炭エネルギーセンターが集計したデータに依れば，

2017 年度で石炭灰の発生量が 1280 万 t であるのに対し，有効利用量が 1267 万 t と有効利用

率が 99.0%となっている(Japan Coal Energy Center, 2017)．脱硫石膏についても 2016 年度で

発生量が 184 万 t であるのに対して，利用量が 184 万 t と利用率がほぼ 100%となっている． 

 フライアッシュの主な利用分野はセメント分野であり，基本的にはセメント原材料とし

て利用され，一部はセメントやコンクリートの混和剤としても利用される．脱硫石膏の主な

利用分野は建築分野で，基本的には石膏ボードの原料として利用され，残りはセメント原料

と利用されている． 
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1.3 排煙処理システムにおける水銀の分配 

 石炭燃焼時に発生する有害微量元素のうち，特に水銀は人体に対して極めて有毒である

ことが知られている．水銀の除去については現行の排ガス処理システムでも，ある程度達成

されており，特に電気集塵機及び脱硫装置で除去されている．石炭中の水銀は硫化水銀や有

機水銀など様々な形態で存在している可能性があるが，主に硫化水銀であると考えられて

いる(Finkelman, 1994; Groen and Craig, 1994, Yudovich and Ketris, 2005)．石炭の燃焼時に放出

する水銀は，石炭中での形態により放出される温度が異なるが，いずれの場合でもボイラー

内において少なくとも 900ºC 以上に加熱されているため，排煙ガス中ではすべて元素状水

銀として存在すると考えられる．この元素状水銀は脱硝装置到達までに硫黄酸化物や塩化

水素ガス，煤塵とともに冷却される．その際，一部は酸化され二価の水銀化合物(Hg2+)を形

成する可能性がある(Meij, 1991; Niksa et al., 2002)．さらに脱硝装置到達後にも，脱硝触媒上

で元素状水銀の酸化反応が促進される(Hall et al., 1990; Hall et al., 1991; Hong-min and Wei-

ping, 2007; Kamata et al., 2008; Lee et al., 2008; Pudasainee et al., 2010; Li et al., 2012)．脱硝装置

を通過した後の排煙ガス中の水銀は元素状水銀か酸化された状態の二種類であり，これら

は排煙ガス中に共存する粒子の細孔形態や表面状態によっては吸着される可能性がある

(Wu et al., 2000; Senior and Johnson, 2005; Lu et al., 2007; Hower et al., 2010)．特に酸化された

水銀は吸着されやすいと考えられ(Krishnan et al., 1997)，粒子に吸着した水銀は次の電気集

塵機においてフライアッシュとともに回収除去される．粒子に吸着せず，電気集塵機を通過

した元素状水銀ならびに酸化した水銀が脱硫装置に到達した場合，酸化状態の水銀はスラ

リー中に容易に吸収されるため，ほぼ完全に除去される(Pavlish et al., 2003; Kairies et al., 

2006; Srivastava et al., 2006)．その際，水銀は脱硫排水あるいは脱硫石膏中に分配される．一

方，元素状水銀はスラリーに吸収されずにそのまま脱硫装置を通過し，最終的に大気中に放

出される．すなわち，水銀の除去効率を向上させるためには，石炭燃焼で生じた元素状水銀

を，脱硫装置までに酸化することが肝心であり，水銀酸化を促進する脱硝装置の役割が極め
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て重要になる．脱硝装置での水銀酸化を促進させる方法として，排煙ガスに塩化水素ガスを

注入する方法がある．但し，注入した塩化水素ガスの量によっては，触媒の塩素化による脱

硝触媒の劣化につながる可能性がある．そのため，窒素酸化物と水銀のそれぞれの排出を最

大限抑制できる条件を決定して操業したとしても，従来の条件よりも脱硝装置への負荷が

大きくなり，触媒の失活が早まる可能性が考えられる．一方で，水銀に関する水俣条約が発

効され(Ministry of the Environment, 2017)，世界的に水銀排出対策が推進されており，今後は

大気中への水銀排出規制がより厳しくなることが予測されている．そのため，石炭火力発電

所においても従来よりもさらに水銀除去効率が高い操業が要求される可能性がある．また，

水銀に関する水俣条約では大気中だけでなく，土壌中への水銀溶出についても記されてお

り，水銀が移行したフライアッシュや脱硫石膏の再利用に際する水銀溶出対策が必要にな

る可能性もある．特に，脱硝装置での水銀酸化を促進することで排煙ガスからの水銀の除去

効率を向上させる場合，フライアッシュと脱硫石膏に移行する水銀量は増加するため，それ

らを使用する際の溶出対策は極めて重要となる． 

 

1.4 本研究の目的 

 水銀の溶出はその化学形態に依存することから，溶出抑制のためにはフライアッシュや

脱硫石膏といった石炭火力発電副産物に含まれる水銀の化学形態を明らかににする必要が

ある．そこで，本論文では，固体試料中水銀の形態分析方法を開発し，副産物に含まれる

水銀形態を決定した．また，水銀除去効率の向上を目的とした水銀酸化のための脱硝触媒

利用を想定し，触媒性能が低下した脱硝触媒の再利用技術の検討を行った．特に性能低下

に関わる被毒成分の中でも除去が難しいヒ素を対象とし，性能が低下した脱硝触媒を装置

から取り外すことなくオンサイトで再生可能な技術の検討を行った．また，脱硝触媒には

チタン，バナジウム，タングステンといったレアメタルが多く使用されていることから，

触媒として再生利用ができない場合に，それらをレアメタル資源として扱うことを想定
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し，チタン，バナジウム，タングステンの選択的分離回収技術の開発を行った． 

 

 第 2 章では，固体試料に含まれる水銀形態の定性・定量方法を開発することを目的とし，

昇温脱離(TPD)と冷蒸気原子吸光を組み合わせた分析法を検討した．各種水銀化合物を硫酸

カルシウム二水和物あるいは二酸化ケイ素で希釈したモデル試料を調製した．モデル試料

からの水銀の TPD 挙動を確認し，測定試料のピーク位置温度から水銀形態を同定できるこ

とを見出した．また，同定されたモデル試料 TPD 曲線の線形結合を用い，各水銀形態の存

在割合をパラメーターとした非線形最小二乗法によるシミュレーションを行った．また，

TPD における昇温速度とキャリアガス流量の検討により，総水銀濃度が 0.1ppm のレベルで

も測定可能な条件を見出した． 

 

 第 3 章では，石炭火力発電副産物に含まれる水銀形態を明らかとし，排煙ガス処理システ

ム内における水銀形態の変化を推定することを目的に，フライアッシュならびに気液接触

方式が異なる二つの脱硫装置から採取された脱硫石膏の水銀形態分析を行った． 

 

 第 4 章では，脱硝触媒の再生技術開発の一環として，触媒被毒成分の一つであるヒ素の乾

式除去プロセスの開発を目的に，ガス状還元剤を用いたヒ素の還元揮発挙動を追跡した．そ

の結果，触媒活性を低下させることなくヒ素の除去が達成できる条件を見出した． 

 

 第 5 章では，脱硝触媒含まれるチタン，バナジウム，タングステンの分離回収技術を開発

することを目的に，塩化揮発法によるレアメタルの揮発分離を検討した．メタノール蒸気雰

囲気下で脱硝触媒を加熱することにより形成される熱分解炭素(MC)を還元剤として用いる

ことで，チタン，バナジウム，タングステンの塩化揮発温度を低温化することができ，なお

かつ各レアメタルを選択的に分離できる条件を明らかとした． 
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第 2章 水銀形態の定性・定量分析法の開発 

2.1 緒言 

 石炭の燃焼時には，窒素酸化物や硫黄酸化物の他，As や Se，Hg といった有害元素も同様

に放出される．アメリカ環境保護庁(EPA)では，石炭火力発電所から排出される有害性大気

汚染物質について調査している．その結果，調査した 66 種の有害性大気汚染物質のうち最

も有害な汚染物質として水銀を挙げている(Guffey and Bland, 2004)．実際に，水銀は神経系

への毒性が極めて強く，特に胎児や新生児といった発達途上の神経系に有害であることが

報告されている(Counter and Buchanan, 2004; Danielsson et al., 1993)．そのため，石炭火力発電

所のような大気への水銀発生源となり得る施設については排出削減対策が望まれる．2017

年に発効された水銀に関する水俣条約では，水銀の大気への排出に係る特定可能な発生源

を対象とし，排出管理目標値の設定や排出削減のための利用可能な最良技術の利用等を求

めている．そのため，今後各国で具体的な水銀排出規制が実施され，水銀排出抑制システム

の設置がより一層重要になると予測される(Moritomi, 2017)． 

 石炭火力発電所に設置されている脱硝装置や電気集塵機，脱硫装置は水銀捕集を主目的

とするものではないが，排ガス中の水銀を捕集することが可能である(Daz-Somoan et al., 

2008; Moritomi, 2005; Moritomi, 2017; Tian et al., 2012)．選択接触還元(SCR)を用いる脱硝装置

では，排ガス中の気相元素状水銀を酸化するができ，電気集塵機，脱硫装置での除去効率向

上に寄与する(Gao et al., 2013; Pudasainee et al., 2010; Pudasainee et al., 2012; Stolle et al., 2014)．

電気集塵機では飛灰粒子の有機物官能基に結合した酸化水銀が除去可能であり(Jew et al., 

2015; Wang et al., 2016)，湿式脱硫装置では気相酸化水銀の大半を除去できる．そのため，脱

硝装置での気相元素状水銀の酸化が十分に進行していれば，水銀除去に対する脱硫装置の

寄与は大きい(Moritomi, 2005)．現在，普及している湿式脱硫装置は石灰石スラリーと排ガス

を接触させることで排ガス中の硫黄酸化物を有価物の石膏として回収する装置である．こ

の湿式脱硫装置では，硫黄酸化物だけでなく排ガス中の水銀も除去でき，湿式脱硫装置にて
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捕集される水銀は排水と脱硫石膏に分配されている．排水に分配された水銀は後続の排水

処理装置で分離されているが，石膏に分配された水銀は除去されることなくそのまま石膏

中に残存する． 

 フライアッシュや脱硫石膏といった石炭火力発電所副産物中の水銀は，セメント材料や

石膏ボード等への加工時に再放出する可能性がある．また，石膏ボード等として利用された

後に建設廃材として最終処分場に埋め立てたられた際，雨水等に曝されることで水銀が地

下水などに溶出することが懸念される．これら副産物からの水銀再放出の可能性は副産物

中の水銀の化学形態に依存し，特に塩化水銀のように水溶性水銀の形態で含まれている場

合にはその危険性は大きい．これまで，水銀形態の同定方法としては水銀の X 線吸収微細

構造(XAFS)を測定する方法(Kim et al., 2003; Huggins, 1993; Sano et al., 2017)や，溶出性の違

いにより同定する逐次化学抽出法(Bloom et al., 2003; Kim et al., 2003; Sun et al., 2014)，熱分解

温度の違いを利用した昇温脱離法(Lopez-Anton et al., 2010; Rumayor et al., 2015; Zou et al., 

2016)が検討されてきた．Sun らは逐次化学抽出により脱硫石膏中の水銀形態の同定及び定

量を行っていが，この方法では水可溶性，酸可溶性など溶解性の違いによる形態分析は可能

なものの，詳細な化学形態の分析はできない(Sun et al., 2014)．Rumayor らや Zou らは昇温脱

離法による脱硫石膏の分析を行い，水銀の化学形態を同定しているが，各水銀形態の定量ま

でには至っていない(Rumayor et al., 2015; Zou et al., 2016)． 

 本研究では，石炭火力発電所副産物からの水銀再放出の可能性を正確に把握し，最適な

抑制方法を開発する研究の一環として，モデル物質を用いて昇温脱離(TPD)と冷蒸気原子

吸光法(CVAAS)を組み合わせた水銀形態の同定ならびに定量方法を開発し，その最適条件

を決定した． 
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2.2 実験方法 

2.2.1 試料 

 石炭中の水銀は燃焼時にすべて元素状水銀として放出され，その一部は脱硝装置で二価

水銀 Hg2+に酸化される(Moritomi, 2005)．この二価水銀は排ガス中の条件あるいは脱硫装置

内での条件により塩素や硫黄，酸素と結合した状態で存在し，その一部が副産物中に含まれ

ていると予測される．そこで水銀形態分析のためのモデル試料として，各副産物の主成分で

ある二酸化ケイ素(GR，Nacalai tesque)あるいは硫酸カルシウム二水和物(GR, Nacalai tesque)

に対して，Hg2Cl2(GR, 和光純薬)，HgCl2(GR, 和光純薬)，HgO(GR, Nacalai tesque)，HgS(GR, 

関東化学)，HgSO4(GR, 和光純薬)，HgSO4*2HgO をそれぞれ混合し，水銀含有量がおよそ

10ppm としたものを用いた．なお，HgSO4*2HgO は HgSO4を蒸留水中に分散し，加水分解

させることで調製した．また，脱硫石膏中に混入する未燃炭素が水銀を吸着している可能性

を考慮し，水銀吸着活性炭もモデル試料として用いた．水銀吸着活性炭の調製は液相吸着で

行い，HgO を溶解させた水溶液に対して瀝青炭由来活性炭(GR, Nacalai tesque，75µm 以下，

1090m2/g,)を 1 時間浸漬して調製した．ここで HgO 溶解液中の水銀濃度は 1ppm として行っ

た． 

 

2.2.2 水銀形態分析 

 水銀形態分析に用いた装置の概略図を Figure 2.1 に示す．本システムは水銀化合物を昇温

脱離させる加熱炉(ASONE, TNS-500N)と脱離した水銀化合物を塩化スズ溶液にバブリング

させることで元素状水銀 Hg0 に還元する還元部，水吸収管を通過させた後 Hg0 を検出する

原子吸光分光光度計(Shimadzu, AA-7000)から構成される．試料を石英ボートに乗せ，加熱炉

に設置した石英管内(直径 18mm)に導入しキャリアガスとしてアルゴンガスを 250mℓ-

NTP/min の流量で供給した．その後，吸光度の安定を確認し，試料を 5ºC/min の昇温速度で

700ºC まで加熱した．加熱中は常に吸光度を測定し続け各試料の TPD 曲線を得た． 
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 水銀形態の同定は，モデル試料から得られた TPD 曲線のピーク位置温度と試料の TPD 曲

線のピーク位置温度の両者を比較することで同定した．また，同定されたモデル試料 TPD

曲線の線形結合を用い，各水銀形態の存在割合をパラメーターとした非線形最小二乗法に

より副産物試料の TPD 曲線をシミュレートし，水銀形態の存在割合を算出した． 

 

 

 

 

 

Figure 2.1  Schematic diagram of Hg thermo-desorption and CVAAS for mercury speciation 
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2.3 結果および考察 

2.3.1 昇温脱離条件の決定 

 Figure 2.2 に水銀含有量 10 ppm の HgS モデル試料 0.5 g を昇温速度 2.5–15ºC/min として

昇温した際に得られた TPD 曲線を示す．ここで，キャリアガス流量は 250 mℓ/min として行

った．HgS モデル試料を用いているのは他のモデル試料と比較して得られる TPD 曲線が正

規分布に近く，テーリングやリーディング等の変化を観察しやすいためである．Figure 2.2 

から昇温速度 2.5°C/min では最大吸光度が 400°C 付近で 0.2 程度であることが分かる．ま

た，昇温速度の上昇に伴いピーク温度ならびに吸光度が大きくなっており，15°C/min では

ピーク温度 460°C，最大吸光度 0.53 となっている．石炭火力発電副産物に含まれる水銀量

は数 ppm 以下であり，モデル試料よりも低い吸光度となることが予測される．そのため副

産物試料の分析のためには，より高感度で分析が行えるように昇温速度をより大きくする

ことが望ましい．一方で，測定条件の決定には電気炉の温度に対する試料温度の追従性も重

要な因子となる．これは試料温度の追従性が悪い場合には，試料量や充填性により試料の温

度上昇にバラつきが生じ，再現性が低下する恐れがあるためである．ここで，試料の昇温に

用いている電気炉の設定温度と試料ボート部の周囲温度の関係を Figure 2.3 に示す．昇温速

度 10°C/min では 400°C 以降，15°C/min では 100°C 以前からボート温度が設定温度に追従で

きていないことが分かる．そのため，本研究では設定温度とボート温度が追従する範囲内に

おいて，最も高い吸光度を示した昇温速度 5°C/min を本測定環境における最適昇温速度とし

た． 

 Figure 2.4に水銀含有量10 ppmのHgSモデル試料0.5 gをキャリアガス流量50–800 mℓ/min

として昇温した際に得られた TPD 曲線を示す．ここで，昇温速度は 5°C/min として行った．

Figure 2.4 からキャリアガス流量 800mℓ/min ではピーク温度 400°C，最大吸光度 0.16 程度で

あることが分かる．また，キャリアガス流量の減少に伴いピーク温度ならびに吸光度が大き

くなっており，250mℓ/min ではピーク温度 420°C，最大吸光度 0.32，100 mℓ/min ではピーク
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温度 430°C，最大吸光度 0.57，50mℓ/min では最大吸光度が 440°C 付近で 0.82 程度となって

いる．モデル試料よりも水銀含有量が少ないことが予測される副産物試料の分析のために

は，より高感度で分析が行えるようにキャリアガス流量をより大きくすることが望ましい．

ただし，ピークのテーリングも測定条件の決定には重要な因子となる．これはピークのテー

リングが著しい場合には，異なる水銀化合物が存在している場合に分離性能が低下するた

めである．ここで，Figure 2.4 からキャリアガス流量 50mℓ/min および 100mℓ/min ではテー

リングが著しいことが分かる．そのため本研究では，ピークのテーリングが観測されない範

囲内において，最も高い吸光度を示したキャリアガス流量 250mℓ/min を本測定環境におけ

る最適流量とした． 

 

 

 

 

Figure 2.2  Effect of heating rate on TPD curve of HgS model sample 
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Figure 2.3  Relationship between desired temperature of furnace and temperature of sample boat 

 

 

Figure 2.4  Effect of gas flow rate on TPD curve 
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2.3.2 モデル水銀化合物の TPD曲線 

 昇温速度 5ºC/min，アルゴンガス流量 250mℓ/min の条件のもと，700ºC まで加熱して得ら

れた硫酸カルシウム二水和物を主成分とする各水銀化合物モデル試料の TPD 曲線を Figure 

2.5 に示し，TPD 曲線の温度範囲ならびにピーク位置温度を Table 2.1 に示す． 

 Hg2Cl2は 155ºC 付近に最も大きなピークを示し，230ºC 付近にそれよりも小さな二つ目の

ピークを示した．一方，HgCl2については 110ºC 以上から放出され始め，215ºC 付近にピー

クを示した．この温度は Hg2Cl2 で確認された二つ目のピーク位置温度に類似している．こ

のことから，Hg2Cl2 は熱分解過程において HgCl2 に分解する経路を有しており，そのため

HgCl2のピーク位置温度に相当する範囲に二つ目のピークが生じたものと考えられる． 

 水銀吸着活性炭(C-Hg)は，250ºC 以上から放出され始め 330ºC 付近に最大ピークを示し

た．一方で HgO は 310ºC あたりから放出が開始され，370ºC 付近に最大ピークを示した．

すなわち，炭素に吸着させることで HgO の脱離温度が低温化することが分かった． 

 HgS は 330ºC 以上から放出され始め 410ºC 付近に最大ピークを示した． 

 HgSO4*2HgO は 360ºCあたりから放出され始め，430ºC 付近に最大ピークを示した．HgSO4

も 360ºC あたりから放出され始め，430ºC 付近にショルダーを持つ幅広いピークを示し，ピ

ーク位置温度は 480ºC となった． 

 各モデル試料 TPD 曲線の放出温度範囲には重なりがあったが，ピーク位置温度はそれぞ

れ特有の値を示し，低温側から Hg2Cl2<HgCl2<C-Hg<HgO<HgS<HgSO4*2HgO<HgSO4の順と

なった．Table 2.1 に各試料の繰り返し測定時の偏差とともにピーク温度を示したが，この偏

差を考慮してもピーク温度に重なりはなく，得られた TPD 曲線のピーク温度から水銀形態

を同定できることが明らかとなった．なお，主成分が二酸化ケイ素のモデル試料においても

同様の TPD 曲線が得られており，本分析においては主成分の違いによる影響は無視できる

ことが分かった． 
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Figure 2.5  TPD curves of model mercury compounds 

 

 

 

 

Table 2.1  Desorption temperatures for mercury compounds 
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2.3.3 熱力学平衡計算 

 Figure 2.6 に，HSC Chemistry 5.0 (Outokumpu) を用いて各水銀化合物を加熱したときの組

成変化について，熱力学平衡計算を行った結果を示す．計算は分析条件に合わせてアルゴン

ガス雰囲気とし，水銀化合物に対するアルゴンガスのモル比を 1:100 と，大過剰な条件で計

算した．Figure 2.6(a)より Hg2Cl2は 150ºC 以上から HgCl2，気相元素状水銀の形態をとり得

ることが分かる．このことから，Figure 2.5 に示したように Hg2Cl2で確認された二つのピー

クはそれぞれ元素状水銀，HgCl2に由来するものと推定される． 

 Figure 2.6(c)に示したように，HgO は炭素が共存している系では低温から元素状水銀を形

成する可能性があり，その場合には 100ºC 以上から気体状態をとり得る．一方で，Figure 

2.6(d)に示したように炭素が存在しない系では 400ºC 程度までに結晶形態を変化させる可能

性はあるが，300ºC 以上から気相元素状水銀の形態となり得る．このことから，Figure 2.5 に

示したように C-Hgにおいて HgO よりも低温から放出されたのはHgOが炭素により還元さ

れ元素状水銀となるためと推定される． 

 Figure 2.6(e)に示したように，HgS は HgO と同様に温度上昇に伴い結晶形態を変化させる

可能性はあるが，何れにせよ 300ºC 以上から気相元素状水銀の形態となり得る．この結果は

TPD 曲線の結果とよく一致している． 

最後に Figure 2.6(f)に示したように，HgSO4 は 300ºC 以上において，HgSO4*2HgO や

HgSO4*HgO といった塩基性硫酸塩の中間体を形成する可能性があり，400ºC 以上では気相

元素状水銀の形態をとり得る．この中間体の形成が HgSO4の TPD 曲線で 430ºC 付近に顕著

なショルダーピークを示した要因であり，そのため， HgSO4*2HgO モデル試料のピーク温

度と一致していたものと考えられる． 
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Figure 2.6  Thermodynamic calculation of mercury compounds 

Calculation condition (molar ratio): (a) Hg2Cl2:Ar=1:100, (b) HgCl2:Ar=1:100, (c) 

HgO:C:Ar=1:10:100, (d) HgO:Ar=1:100, (e) HgS:Ar=1:100, (f) HgSO4:Ar=1:100 
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2.3.4 各水銀形態の定量 

 得られる TPD 曲線から水銀含有量の定量を行うために，水銀含有量と TPD 曲線の総面積

の関係を求めた．一例として Figure 2.7 に HgS のモデル試料を用いて，水銀の充填量を変

化させたときの TPD 曲線ならびに水銀量と TPD 曲線のピーク面積の関係を示す．水銀充填

量の増加にともない，検出される吸光度が増加していることが分かる．なお，どの水銀化合

物を用いた場合でも TPD 曲線の面積と総水銀含有量は良い直線関係を示し，HgS から得ら

れたものとほぼ一致している．すなわち，水銀化合物に依らず，得られた TPD 曲線の面積

から総水銀含有量を決定できることが確認された． 

  

 

 

Figure 2.7  TPD curve of HgS model sample and calibration curve of mercury 
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 水銀化合物ごとの定量は，複数の水銀化合物を含む未知試料から得られた TPD 曲線に対

して各水銀化合物のモデル試料から得られた TPD 曲線の線形結合をシミュレートすること

で行った．この時，各水銀形態の存在割合をパラメーターとした非線形最小二乗法により求

めた． 

 Figure 2.8 に混合モデル試料から得られた TPD 曲線を示す．ここで混合モデル試料は，5

種類の水銀化合物 Hg2Cl2，HgCl2，HgO，HgS および HgSO4を Hg としての重量比で 1:1:1:1:1，

総水銀濃度が 10ppm となるように調製した．図中の菱形のプロットが混合モデル試料から

得られた TPD 曲線である．また，実線は破線で示した各水銀化合物モデル試料の TPD 曲線

を線形結合して得られた曲線のシミュレート結果である．図から分かるように混合モデル

試料 TPD 曲線は，各水銀化合物のモデル試料 TPD 曲線の組み合わせで表現し得ることが分

かる．すなわち，本手法では複数の水銀化合物が混在している場合でも水銀化合物間の相互

作用によるピーク温度のシフトは観察されず，各水銀化合物のモデル試料とピーク位置温

度を比較することで水銀形態の同定が可能であることが確認できた．得られた TPD 曲線の

総ピーク面積と Figure 2.7に示した水銀量とピーク面積の検量線から総水銀含有量を計算し

た．その結果をシミュレーションにより算出した各水銀形態の存在比とともに Table 2.2 に

示す．混合試料の各水銀化合物比は Hg の重量比としてそれぞれ 20%となるように調製した

ものである．しかし，測定結果では HgO が 1%と非常に低い値を示し，その一方で，HgCl2

については 43%に増加していた．ここで，Hg2Cl2と HgO を Hg の重量比で 1:1 となるよう

に混合し，総水銀含有量が 10ppm となるよう調製した試料の測定結果を示す．得られた TPD

曲線を Figure 2.9 に，算出した存在割合を Table 2.3 に示す．試料調製後すぐの測定では HgO

のピークの方が高く検出され，存在割合を算出すると混合比に近い値を示した．一方，調製

後 72 時間経過した試料では HgO のピークが著しく減少しており，塩化水銀の存在割合が

86%にまで増加した．これらのことから，試料中に Hg2Cl2 が含まれる場合には，HgO の一

部が HgCl2 に変化する可能性がある．そのため，分析試料中から Hg2Cl2 が同定された場合
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には，塩化水銀と HgO の混合物として評価する必要がある． 

  

 

 

 

Figure 2.8  TPD curve of mixture of model samples 

 

 

 

 

Figure 2.9  Change in TPD curve of Hg2Cl2-HgO mixed sample with time 
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Table 2.2  Existence ratio of mercury forms in a mixture model sample 

 

 

 

Table 2.3  Change in existence ratio of Hg forms in Hg2Cl2-HgO mixed sample with time 
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2.4 結言 

 石炭火力発電所副産物中の水銀形態を同定ならびに定量するため，昇温脱離と冷蒸気原

子吸光を組み合わせた方法による分析を試みた．モデル試料を用いた実験により，本分析系

においては，昇温速度を 5ºC/min，キャリアガス流量を 250mℓ/min とした昇温脱離が水銀形

態の同定ならびに定量のために最適であることが明らかとなった．水銀形態の同定は，未知

試料から得られる TPD 曲線のピーク温度を各水銀化合物モデル試料のピーク温度と比較す

ることで行うことができる．また，未知試料 TPD 曲線を各水銀化合物モデル試料 TPD 曲線

の線形結合を用いてシミュレートすることで各水銀形態の定量を行うことができた．但し，

Hg2Cl2と HgO が共存する場合には，HgO の一部が HgCl2に変化することが明らかとなり，

試料中から Hg2Cl2が検出された場合には，Hg2Cl2, HgO, HgCl2の混合物として評価する必要

があることが分かった．また，各水銀化合物モデル試料において二酸化ケイ素で水銀化合物

を希釈した場合でも，硫酸カルシウム二水和物で希釈した場合でも同じ TPD 挙動を示し，

本分析においては主成分の違いによる影響は無視でき，フライアッシュ試料も脱硫石膏試

料も同様のモデル試料を用いて分析可能であることが示唆された． 
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第 3章 副産物に含まれる水銀形態の決定 

3.1 緒言 

 石炭から放出される有害微量元素の一つである水銀は，生物に対して極めて強い毒性を

持つことで知られている．元素状水銀(Hg0)そのものは消化吸収率が低いことから危険性は

低いとされているが，Hg0を加熱した際に発生する水銀蒸気は，体内に吸入されると酸化さ

れて無機水銀(Hg2+)となり，この無機水銀の毒性が極めて高く，特に神経系に影響を及ぼす

とされている．また，有機水銀であるメチル水銀は水俣病の原因としてその危険性が広く知

られており，特に胎児への影響が強く現れることが明らかとなっている(Counter and 

Buchanan, 2004; Guffey and Bland, 2004; Sakamoto and Akagi, 2005)．このような背景から，水

銀の環境中への放出抑制が重要視され，2017 年 8 月には，水銀及び水銀化合物の発生源か

らの排出規制及び削減に関する条約「水銀に関する水俣条約」が 50 カ国以上の国の締結を

もって発効された．この条約では石炭火力発電所も水銀の固定発生源として挙げられてい

る．石炭火力発電所では，NOx，煤塵，SOx を除去する目的で，脱硝装置，電気集塵機，脱

硫装置が設置されており，これらは主目的とする環境汚染物質以外に，水銀などの有害微量

元素の除去にも貢献している(Zhanga et al., 2017)．脱硝装置では元素状水銀の酸化が進行し，

電気集塵機ならびに脱硫装置でフライアッシュあるいは排水と脱硫石膏として水銀が除去

されている．特に脱硫装置は水銀除去に対する直接的な寄与が大きい (Moritomi, 2005; Sung 

et al., 2017)． 

 脱硫装置は湿式法(Zhanga et al., 2017)，乾式法(Conforti et al., 2018)，ならびに半乾式法

(Hrdlička and Dlouhý, 2019)に大別されるが，現状では石灰石膏法を用いた湿式法の脱硫装置

が多く利用されている．このプロセスは，石灰石(CaCO3)を水と混ぜてスラリー状にし，排

ガスと接触させることで SO2を吸収して，副産物である石膏を得る方法である．装置として

は液柱接触型(Double contact flow)やジェットバブリング型(Jet bubbling)が多く用いられてい

る．液柱接触型脱硫装置は，吸収塔の塔頂部から排ガスを導入し，塔底部に設置されている
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ポンプによって液柱ができるように噴出した石灰石スラリーと排ガスを接触させることで

脱硫を可能としている．液柱接触型脱硫装置は装置構成がシンプルであることからメンテ

ナンスが容易であるという利点がある．一方，ジェットバブリング型脱硫装置は，スラリー

溶液中に排ガスを勢いよく噴射することで微細な気泡とし，スラリーとの接触効率を向上

させている．このジェットバブリング型脱硫装置は，排ガスとスラリー溶液の接触を効率良

く行うことができるという利点がある．また，動力のほとんどが排ガスファンに集約されて

いることから，低ガス流量で運転することで，省エネルギー運転が可能である．これらの脱

硫装置において，排水および脱硫石膏に排ガス中の水銀が移行する．排水中の水銀は後の排

水処理装置において回収されるが，脱硫石膏中に移行した水銀はそのまま石膏中に残留し

ている．そして，脱硫石膏は取り扱い業者へと引き渡され，その後はセメントや石膏ボード

の原料として有効利用される．有効利用された後は回収し再生される場合もあるが，多くは

廃棄物として最終処分場において処理されている．ここで，加工や処分の際に加熱あるいは

水と接触すると脱硫石膏あるいはその廃棄物から水銀が溶出することが懸念される． 

 石膏中の水銀形態は様々であり，HgCl2 および HgO のように水に溶出する形態で存在す

る場合や，HgS のように安定で溶出が起こりにくい形態もある．水銀溶出の制御には脱硫石

膏中の水銀形態を把握することが肝要であり，それら形態と石炭種や脱硫装置内の操業条

件の関係を明らかにすることが重要となる．脱硫石膏中に含まれる水銀の化学形態の同定

方法としては，逐次抽出法(Han et al., 2003; Kanjo et al., 2008)や X 線吸収微細構造(X-ray 

absorption fine structure，XAFS)分析法(Li et al., 2002).があるが，簡便に水銀形態を定性なら

びに定量分析可能な昇温脱離法(TPD)に着目し(Rumayor et al., 2013; Sakusabe et al., 2019)，第

2 章において，冷蒸気原子吸光(CVAAS)と組み合わせた水銀形態分析法を開発した．フライ

アッシュや脱硫石膏中の水銀形態は，使用した石炭の性状や燃焼条件，排ガス処理装置の操

業条件により変化する．特に，脱硫装置はその装置構成により石灰石スラリーの酸化還元電

位に大きな違いがあり，水銀形態も異なることが予測される．しかし，これら脱硫装置の操
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業条件と石膏中水銀の形態との関係については，未だ十分に明らかにされていない．そこ

で，本章では TPD-CVAAS を用いて，石炭火力発電所の排ガス処理において発生する副産

物であるフライアッシュならびに脱硫石膏の水銀形態分析を行った．特に，脱硫石膏につい

ては液柱接触型とジェットバブリング型の二種類の脱硫装置を導入している石炭火力発電

所で発生した石膏を分析し，その水銀形態の同定ならびに定量，そして，脱硫装置の操業条

件と石膏中水銀形態の関係について検討した． 
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3.2 実験方法 

3.2.1 試料 

 石炭火力発電所の電気集塵機で回収された 2 種類のフライアッシュ(No. 1, 2)と液柱型吸

収塔脱硫装置から得られた脱硫石膏(No. 1-3)ならびにジェットバブリング型脱硫装置から

得られた石膏(No. 4-6)を試料とした．Fly ash No.1 は電気集塵機で回収されたままの試料で

水銀含有量が 0.3ppm，炭素含有量が 5.6wt.%である．Fly ash No.2 は電気集塵機で回収され

た後に乾式の比重選別が行われたもので，炭素含有量が 28.1wt.%と高く，水銀含有量が

3.4ppm となっている試料である．Table 3.1 に，石膏の元素分析値を示す．石膏試料中の水

銀は 0.36ppm から 1.85ppm で含まれており，さらに未燃炭素が 0.05 wt.%から 0.22 wt.%混入

している．使用した石炭種によりその値が変化するため一概には言えないが，本実験で分析

した試料においては，液柱型吸収塔脱硫装置から得られる脱硫石膏の方が，水銀含有量が多

くなる傾向を示している． 

 

 

 

Table 3.1 Composition of desulfurization gypsums 
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 水銀形態分析のためのモデル試料として，Hg2Cl2(GR, 和光純薬)，HgCl2(GR, 和光純薬)，

HgO(GR, Nacalai tesque)，HgS(GR, 関東化学)，HgSO4(GR, 和光純薬)，HgSO4*2HgO を硫酸

カルシウム二水和物(GR, Nacalai tesque，平均粒径 35.4µm)で希釈したものを用いた．希釈は，

水銀含有量がおよそ 10ppm となるように行った．また，脱硫石膏中に混入する未燃炭素が

水銀を吸着している可能性を考慮し，水銀吸着炭素もモデル試料として調製した．調製に用

いた炭素は瀝青炭製活性炭(GR，Nacalai tesque，63.8µm，1090m2/g)，ならびに石炭火力発電

所で発生したフライアッシュから分離した未燃炭素(UC)の二種類である．フライアッシュ

からの未燃炭素の分離は，篩い分けにより炭素含有量が多くなった画分に対してフッ酸お

よび塩酸を加えて灰成分を溶解除去することで行った．この操作により得られた未燃炭素

粒子中の炭素含有量は 95.2%である．水銀吸着炭素の調製は，液相吸着で行った．すなわち，

HgO を溶解させた水溶液に対して活性炭(AC)あるいは UC を 1 時間浸漬して，水銀吸着炭

素 AC-HgO ならびに UC-Hg を調製した．ここで HgO 溶解液中の水銀初濃度は 0.1–20ppm の

範囲で行い，得られた水銀吸着炭素の水銀含有量は 450–4000ppm 程度であった． 

 

3.2.2 副産物のキャラクタリゼーション 

 副産物に含まれる総水銀の定量分析は，原子吸光分光光度計を用いて，加熱気化方式によ

り行った．副産物を加熱することで試料中の水銀を全て放出させ，放出した水銀蒸気を

90g/L 塩化スズ溶液にバブリングさせることですべて元素状水銀(Hg0)へと還元させた．そ

の後，ガス中の水分を除去するため，塩化カルシウムを充填した水吸収管を通じた後，

253.7nm での水銀の原子吸光を測定した．得られた吸収スペクトルの積分値から検量線法を

用いて水銀量を求めた． 

 脱硫石膏の主成分である Ca については，石膏 0.1g に対して 1N 硝酸を 5mℓ 加えて溶解し

た後，ICP(Shimadzu, ICPE-9000)を用いて定量した．炭素ならびに硫黄含有量は燃焼法によ

る炭素硫黄同時分析装置(HORIBA, EMIA 220V)を用いて測定した．石膏中の塩素含有量は
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JIS R9101 を参照し，試料 5g に対して蒸留水 100mℓ を加え 30 分間振とうした後に，溶液中

の塩素濃度を高速液体イオンクロマトグラフ(Shimadzu, Prominence HIC-NS)を用いて測定し

た． 

 

3.2.3 水銀形態分析 

 水銀形態分析は TPD-CVAAS により行った．本システムは水銀化合物を昇温脱離させる

加熱炉(ASONE, TNS-500N)と脱離した水銀化合物を塩化スズ溶液にバブリングさせること

で元素状水銀 Hg0 に還元する還元部，水吸収管を通過させた後 Hg0 を検出する原子吸光分

光光度計(Shimadzu, AA-7000)から構成される．試料を石英ボートに乗せ，加熱炉に設置した

石英管内(直径 18mm)に導入し，キャリアガスとしてアルゴンガスを 250mℓ-NTP/min の流量

で供給した．その後，吸光度の安定を確認した後，試料を 5ºC/min の昇温速度で 700ºC まで

加熱した．加熱中は常に吸光度を測定し続け各試料の TPD 曲線を得た． 

 副産物中の水銀形態は，モデル試料から得られた TPD 曲線のピーク温度と試料の TPD 曲

線のピーク温度の両者を比較することで同定した．また，モデル試料 TPD 曲線の線形結合

を用い，各水銀形態の存在割合をパラメーターとした非線形最小二乗法により副産物試料

の TPD 曲線をシミュレートした． 
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3.3 結果および考察 

3.3.1 フライアッシュ中の水銀形態 

 Figure 3.1 にフライアッシュ試料から得られた TPD 曲線を示す．図中の菱形のプロット

が混合モデル試料から得られた TPD 曲線である．また，赤い実線は各水銀化合物モデル試

料の TPD 曲線を線形結合して得られた曲線のシミュレート結果である．Table 3.2 にシミュ

レート結果から決定した各水銀形態の存在割合を示す．Fly ash No.1 は 250ºC から立ち上が

り始めて 380ºC までにピークを示した．一方，Fly ash No.2 は 350ºC から立ち上がり始めて

440ºC までにピーク示しており，試料ごとに水銀形態が大きく異なっていることが確認され

た．特に No.1 では，主要成分として C-Hg が 45%含まれているのに対し，No.2 では C-Hg

は検出されていない．しかし，その一方で Fly ash No.2 を篩い分けし，炭素含有量が 22.7，

26.6，40.2wt.%と異なる画分をそれぞれ分析したところ，Table 3.3 に示したように各水銀形

態の存在割合はおおよそ同じであるが，炭素含有量の増加に伴い水銀含有量が増加するこ

とが明らかとなった．このことから，フライアッシュ中の水銀は，TPD 分析の結果として

HgS や HgSO4 として存在する場合でも，それらは未燃炭素の表面に吸着されている可能性

が示唆された． 
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Figure 3.1  TPD behavior of fly ash samples 

 

 

 

 

Table 3.2  Abundance ratio of mercury forms in the fly ash 

 

 

 

 

Table 3.3  Abundance ratio of mercury forms in the sieved fly ash 

 

  

Akita University



35 

 

3.3.2 脱硫石膏中の水銀形態 

 Figure 3.2 に異なる脱硫装置から得られた二種類の脱硫石膏に含まれる水銀の TPD 曲線

をモデル試料の TPD 曲線とともに示す．Gypsum No. 1 は液柱接触型，No. 4 はジェットバブ

リング型脱硫装置から得られた石膏である．図から分かるように，それぞれの石膏に含まれ

る水銀の形態は大きく異なっている．特に，No. 4 では HgCl2や AC-Hg，HgO，HgS が含ま

れているのに対し，No. 1 ではそれらの形態はほとんど見られない．ただし，どちらの石膏

でも 280ºC 付近にピークが観測されている．しかし，この 280ºC 付近のピークは，これまで

のモデル試料から得られたものとは一致しなかった(Sakusabe et al., 2019)． 

 

 

 

Figure 3.2  Comparison of TPD curves of Hg in the gypsum obtained from 2 types of desulfurization 

units 
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 脱硫石膏中には炭素粒子に吸着した水銀が存在することが予測でき，この脱硫石膏中に

存在する炭素粒子とは，電気集塵機で除去しきれずに脱硫装置に混入した未燃炭素である．

この未燃炭素はボイラーから脱硫装置に到達するまでの間，煙道ガス中の HCl や SO2 とい

った反応性ガスに曝されている．そのため，これら反応性ガスにより未燃炭素の表面状態が

変化，すなわち，塩素や硫黄といった水銀吸着に影響を与え得る元素が物理的あるいは化学

的に吸着している可能性がある．実際に，Wu らは活性炭上の水銀化合物と HCl ならびに

SO2との反応性について検討しており，HCl ならびに SO2に暴露されることで昇温脱離時に

おける Hg0の放出温度が変化することを報告している(Wu et al.,2015)．第 1 章においては水

銀を吸着させたモデル試料として，活性炭を用いて調製した AC-Hg のみを使用したが

(Sakusabe et al., 2019)，AC-Hg では TPD 挙動をシミュレート出来ない石膏試料があることが

Figure 3.2 から明らかとなった．そこで，実際に石炭燃焼時に発生する未燃炭素を用いて水

銀吸着炭素のモデル試料を調製した．すなわち，石炭燃焼時に発生した未燃炭素を石炭火力

発電所の電気集塵機で回収されたフライアッシュから分離し，活性炭を用いる場合と同様

の手順で水銀吸着未燃炭素(UC-Hg)を調製した．得られた UC-Hg ならびに AC-Hg の TPD 曲

線を Figure 3.3 に示す．図から分かるように脱離ピークは UC-Hg では約 280ºC，AC-Hg で

は約 330ºC とそれぞれ異なっていることが分かる．また，水銀吸着量の増加に伴い，得られ

る脱離温度範囲が広くなっていることが分かる．脱離の温度範囲ならびにピーク温度を他

のモデル試料とともに Table 3.4 に示す．UC-Hg の脱離温度範囲ならびにピーク温度は AC-

Hg や，他のモデル化合物とも重複してはいないことが分かる．さらに，UC-Hg のピーク温

度は Figure 3.3 に示した石膏のピーク温度と一致した．このことから，液柱型とジェットバ

ブリング型のどちらの脱硫装置で生成した石膏でも，脱硫石膏中の主要な水銀形態は炭素

中水銀であり，AC-Hg あるは UC-Hg のどちらかあるいは両方を考慮することで同定可能で

あることが示された． 
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Figure 3.3  TPD curves of mercury adsorbed (a) Unburned carbon and (b) Activated carbon 

 

 

 

 

 

Table 3.4  Desorption temperature for mercury compounds and mercury adsorbed carbon 
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現状では，UC-Hg と AC-Hg の脱離温度の違いが何に起因しているのかを解明するまでに

は至っていない．今回用いた活性炭と未燃炭素はどちらも瀝青炭由来ではあるが，活性炭は

高温化で水蒸気賦活により形成されたもので，一方の未燃炭素は空気中で燃焼しきらなか

った粒子が HCl や SO2 といった反応性ガスに曝されたものと，明らかに表面官能基が異な

ることが想定される．Sun らは水銀吸着に対する活性炭の酸素官能基の影響について検討を

行っている(Sun et al., 2017)．彼らは，エステル基，カルボニル基が水銀の吸着に関連してお

り，水銀吸着の優先順位としてカルボニル基，エステル基，物理吸着の順であると結論付け

ている．また，Lee らはヨウ素および塩素を，Korpiel らは硫黄を担持した活性炭による水銀

吸着について報告しており(Korpiel and Vidic, 1997; Lee et al., 2004)，どちらの場合でも活性

炭上で塩化水銀や硫化水銀を形成するために水銀吸着量が増加するとしている．これらの

研究は，水銀とエステル基やカルボニル基，ヨウ素，塩素，硫黄といった炭素粒子表面上の

官能基や元素との相互作用の存在を示しており，水銀との相互作用の程度によりその安定

性は異なると推定される． 

 Figure 3.4 に液柱型脱硫装置から採取した 3 種類の脱硫石膏を分析して得られた TPD 曲

線を示す．図中の菱形のプロットが石膏試料から得られた TPD 曲線であり，赤い実線は各

水銀化合物モデル試料の TPD 曲線を線形結合して，石膏試料の TPD 曲線をシミュレート

した結果である．すべての石膏において最大脱離ピークは約 280ºC 付近で確認されてお

り，この温度は UC-Hg の脱離ピークに一致している．また，Gypsum No. 2, 3 について

は，200ºC 付近にピークを示した．シミュレーションにより各水銀形態の存在割合を決定

した結果を Table 3.5 に示す．すべての石膏において UC-Hg が最も多く存在し，No. 1, 3 で

は 79%，No. 2 では 57%となった．さらに，No. 2 においては HgCl2も多く存在しており

42%を示した． 

 Figure 3.5 にジェットバブリング型脱硫装置から採取した 3 種類の脱硫石膏を分析して得

られた TPD 曲線を示す．すべての脱硫石膏で複数の脱離ピークが確認され，炭素中水銀に
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ついては UC-Hg だけでなく AC-Hg に対応する温度でも脱離ピークが確認された．Table 3.6

にシミュレーションにより各水銀形態の存在割合を決定した結果を示す．すべての石膏に

おいて，主要な水銀形態は炭素中水銀であり，AC-Hg と UC-Hg の総量で約 50%を示した．

液柱型脱硫装置の石膏と比較すると，炭素中水銀が少なく，HgO，HgS，HgSO4*2HgO の存

在割合が高い傾向を示した．脱硫方式の違いにより水銀形態の存在割合が異なることが明

らかとなったが，これは脱硫装置内の操業条件に起因するものと考えられる． 
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Figure 3.4 TPD curves and fitting results of desulfurization gypsums obtained from the double contact 

flow type desulfurization equipment 

 

Table 3.5 Abundance ratio of mercury forms in the desulfurization gypsums obtained from the double 

contact flow type desulfurization equipment 
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Figure 3.5  TPD curves and fitting results of desulfurization gypsums obtained from the jet bubbling 

type desulfurization equipment 

 

Table 3.6  Abundance ratio of mercury forms in the desulfurization gypsums obtained from the jet 

bubbling type desulfurization equipment 
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3.3.3 脱硫装置内の pHならびに ORPの水銀形態への影響 

 Figure 3.6 に水銀の電位-pH 図を示し，Table 3.7 に各脱硫装置の pH および ORP 条件を

示す．液柱接触型脱硫装置の酸化還元電位は 0.2 V，ジェットバブリング型脱硫装置の酸化

還元電位は 0.4–0.8 V であり，pH はどちらの装置でも 5–6 となっている．Figure 3.6 より，

酸化還元電位と pH により，取り得る水銀形態が異なることが確認できる．液柱接触型脱硫

装置の酸化還元電位 0.2 V では，Hg の形態が最も安定であり，ジェットバブリング型脱硫

装置の酸化還元電位 0.4–0.8 V では Hg2Cl2 ，HgCl2 ，HgO の形態を取る可能性がある．そ

のため，ジェットバブリング型脱硫装置から得られた，No. 4-6 は炭素中水銀のピークの他

に二価水銀の存在割合が高くなったものと考えられる． 

 

 

Figure 3.6  Eh-pH diagram of mercury 

 

Table 3.7  Operating condition of FGD units 
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3.4 結言 

 石炭火力発電所で発生したフライアッシュならびに脱硫石膏中の水銀形態を TPD-

CVAAS 法により分析した．フライアッシュ中の水銀形態は試料ごとに異なり，TPD 分析に

おいて HgS や HgSO4の形態で検出された場合でも，それらは未燃炭素に吸着された状態で

存在していることが示唆された．フライアッシュから分離した未燃炭素と活性炭を酸化水

銀水溶液に浸漬し，吸着させることで調製した炭素中水銀モデル試料の分析により，炭素種

の違いにより水銀の脱離温度が異なることが示された．また，得られる TPD 曲線のピーク

幅は水銀吸着量の増加に伴い広くなることが分かった．2 つの脱硫装置から採取した 6 種類

の脱硫石膏を分析した結果，炭素中水銀は分析したすべての脱硫石膏中に存在しているこ

とが明らかとなった．液柱型脱硫装置から得られた脱硫石膏の炭素中水銀は UC-Hg でシミ

ュレートでき 57–79%で含まれていた．ジェットバブリング型脱硫装置から得られた脱硫石

膏の炭素中水銀は UC-Hg と AC-Hg の組み合わせでシミュレートでき，その割合は合計して

45–53%と液柱型に比べて低い値を示した．一方で，HgO，HgS，HgSO4*2HgO の存在割合は

高く，それぞれ 8–19%を示した．液柱型とジェットバブリング型では気液接触方式の違い

から操業時の酸化還元電位が異なっており，液柱型では 0.2V，ジェットバブリング型では

0.4–0.8V となっている．これらのことから，炭素中水銀は石膏の生成条件によりモデル試料

の未燃炭素中水銀と活性炭中水銀に相当する 280ºC と 320ºC の二種類の脱離ピークを示す

ことが分かった．また，炭素中水銀だけでなく HgO，HgS，HgSO4*2HgO の存在割合も変化

しており，脱硫装置の種類により得られる石膏の水銀形態は大きく異なることが明らかと

なった． 
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第 4章 脱硝触媒の再生技術 

4.1 緒言 

 火力発電所における燃焼排煙ガス中窒素酸化物の無害化には，選択的接触還元法が広く

採用されているが，そこで利用される触媒の活性は，ヒ素やリン，アルカリ金属，硫酸塩が

触媒に吸着することによって低下する．とくにヒ素は最も影響が大きい触媒毒である．多く

の石炭はヒ素を数 ppm から数十 ppm 含んでおり，燃焼時に気相に放出されたヒ素は排煙ガ

ス中では As2O3または As4O6の形態を取っている．そしてそれらが触媒の表面にて，表面吸

着酸素により低揮発性の As2O5に酸化されて触媒に蓄積する(Senior et al., 2006; Kong et al., 

2015)．ヒ素による被毒は，触媒の細孔を閉塞する物理的な被毒と，触媒の活性点に結合す

る化学的な被毒に大別される(Senior et al., 2006; Peng et al., 2014)．前者は窒素酸化物の触媒

表面への拡散を阻害し，後者の場合には一連の脱硝反応が進行しなくなる．活性物質として

V2O5 を利用する触媒では，触媒表面のバナジウム濃度が高い部分にヒ素が濃縮され，ヒ素

がバナジウムと安定な化合物を作ることが明らかとなっている(Jensen et al., 2005)． 

 脱硝触媒の再生は，触媒の新規導入よりも安価であることから経済的に実現性が高く，そ

の技術開発は資源の有効利用の観点からも重要な意義を持つ．代表的な脱硝触媒のひとつ

である V2O5-WO3/TiO2系触媒は，V，W を数%，Ti を数十%程度含んでおり，有価元素含有

量が非常に多い．脱硝触媒を利用する選択的接触還元法は，1970 年台以降に広く普及し，

2004 年時点で日本国内外において 1655 基，容量にして 380 百万 m3N/h が稼働中であること

から(Ministry of the Environment Government of Japan, 2004)，将来的にはそのような高価値の

触媒が使用済み製品として多量に発生することになる． 

 これまで使用済み脱硝触媒の再生を目的として，液相法による処理が多く検討されてき

た．Shang らは pH 2 の硫酸を使って使用済み脱硝触媒からヒ素を溶解することにより，活

性物質である 4 価のバナジウム量が再生前よりも増加して活性が回復することを報告して

いる(Shang et al., 2012)．また Yu らによれば，水酸化ナトリウム水溶液で使用済み触媒を洗
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浄すると，表面被覆物である硫酸アルミニウムとともにヒ素が除去され，比表面積と総細孔

容積が増加し，さらに 4 価のバナジウム量が増えるために活性が回復する(Yu et al., 2013)．

しかし酸やアルカリ，過酸化水素水溶液を用いる液相法では，ヒ素化合物を除去することが

出来る一方で，大量の廃液が発生することや，活性物質の溶出(Peng et al., 2014; Peng et al., 

2015)が問題になる．Li らは硝酸カルシウムを用いることによって活性物質の溶出無しに触

媒からヒ素を除去可能なことを報告しているが，細孔内のヒ素の除去には至っていない(Li 

et al., 2006)．また液相法によるヒ素の除去は，脱硝装置内に酸性およびアルカリ性の溶液を

導入することが困難であるため，脱硝触媒を装置外に取り出して処理を行う必要があるこ

と，また洗浄後の廃液の処理が必要であることが大きな問題である． 

 上述の液相法に比べると気相法による使用済み触媒からのヒ素化合物の除去は，廃液処

理の問題が無く，脱硝装置から触媒を取り外さずに処理出来るという利点がある．熱的なら

びに化学的に安定なヒ素化合物を高揮発性の 3 価の形態に還元して揮発除去する目的で，

清澤らは使用済み脱硝触媒を還元剤存在下で加熱することによるヒ素含有量の変化を調べ

た．その結果，窒素雰囲気では 500ºC まで加熱しても揮発しない触媒中のヒ素を，炭化水素

化合物を含むガスを用いることにより 300–500ºC で揮発除去出来ることを報告した

(Kiyosawa and Kobayashi, 2012)．しかし，気相法によるヒ素の除去法に関する研究例は少な

く，炭化水素化合物等炭素源の効果や，ヒ素除去処理が触媒性能に及ぼす影響は現在のとこ

ろ検討されていない． 

 本研究では，気相法による脱硝触媒からのヒ素の除去プロセス開発を目的とする．試料と

して実際の石炭火力発電所から入手した使用済み脱硝触媒を用いた．また炭素源としては

メタノールを選択した．メタノールを選択した理由は，著者らが行った炭素を用いた金属の

塩化揮発挙動に関する研究において，メタノールを用いると，触媒表面に炭素を均一に沈積

させることが出来，それが塩化還元揮発に対して高い反応性を示したためである(Sakusabe 

et al., 2017)．そこで石炭燃焼排煙ガスを模擬した混合ガスにメタノールを加えた雰囲気に

Akita University



48 

 

て，250–450ºC で使用済みの脱硝触媒を熱処理し，ヒ素の除去挙動と触媒活性に及ぼす加熱

温度や反応時間，メタノール濃度等の処理条件の影響を調べた．メタノール蒸気は固体炭素

と比べて高い反応性を有しており，10 vol.%のメタノールを含む模擬燃焼排煙ガス中にて，

300ºC 以上で使用済み触媒を熱処理すると，ヒ素を短時間で除去出来ることが明らかとなっ

た．処理に伴い脱硝性能が低下した場合には，活性種であるバナジウム種を添加することに

より性能を完全に回復させることが出来た．さらに，処理温度を 250–275ºC に下げた処理で

は，処理時間を延長することにより脱硝性能を低下させずにヒ素を揮発除去出来ることが

明らかとなった．  
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4.2 実験方法 

4.2.1 試料 

 試料として石炭火力発電所で使用され，ヒ素を 1.22wt.%含む V2O5－WO3/TiO2系の使用済

み脱硝触媒を用いた．この試料を粒径 75μm 以下に粉砕したものを実験に供した． 

 

4.2.2 還元実験 

 ヒ素の除去は石炭火力発電所の模擬燃焼排煙ガスに，メタノールを 1-10 vol.%加えた雰囲

気で使用済み触媒を熱処理することにより行った．模擬排煙ガスは，N2 をバランスガスと

し，H2O と CO2をそれぞれ 10 vol.%含み，流量は全ての条件について 500 mℓ-NTP/min とし

た．これは，350ºC で行われた予備実験において，ヒ素の除去率が 500–1000mℓ-NTP/min の

範囲で高くかつ一定の値に達したことから決定した．還元処理実験の装置概略を Figure 4.1

に示す．加熱装置として，横型管状電気炉(いすゞ製作所製，加熱長 400mm)を用い，内径 26 

mm および長さが 700 mm のパイレックスガラス製反応器を設置した．試料をアルミナボー

トに載せて反応器に設置し，試料設置部外壁に接触させた熱電対で温度の測定および炉の

制御を行った．昇温条件は昇温速度 30ºC/min で最高到達温度 250ºC から 450ºC とした．加

熱試料は最高到達温度に到達した後に，直ちに供給するガスを N2に切り替えて室温まで冷

却したものと，最高到達温度で所定時間保持を行った後に窒素中で冷却したものを調製し，

反応時間の影響を調べた．また比較のために，触媒に炭素含有量 88%の固体炭素を重量比

1:1 で混合した試料を窒素雰囲気下で熱処理した試料も調製した． 

 

4.2.3 分析 

 メタノール処理前後試料中のヒ素の含有量は，JIS M8132 鉱石中のヒ素分析法に基づいて

試料を溶解し，得られた溶解液中のヒ素を原子吸光分光光度計(島津製作所製，AA-6800)に

て定量した． 
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 脱硝性能の評価には，Figure 4.2 に概略を示すパルス試験装置を用いた．試料 10mg をパ

イレックスガラス製反応管に充填し，石英ウールで挟んで固定した後，350°C に設定した管

状電気炉に設置した．1000ppm のアンモニアを 50mℓ-NTP/min で 15s 間流して触媒にアンモ

ニアを吸着させた後，容量が 500µℓ のガスサンプラーにより，1000ppm の一酸化窒素を複

数回反応管に導入した．触媒部を通過したガス中に含まれる一酸化窒素(未反応物)および窒

素(反応生成物)を，TCD 検出器を設置したガスクロマトグラフ(Agilent Technologies 製

N6890，カラム HP PLOT Molesieve)で分析した．得られた一酸化窒素と窒素のピーク面積

(ANO，AN2)から，面積百分率法に従い脱硝率 X を X=AN2/(AN2+ANO)により算出した．触媒活性

度 k/k0は，k/k0=ln(1-X)/ln(1-X0)から計算した．ここで X0は未使用脱硝触媒の脱硝率 0.77 の値

を用いた． 

 脱硝触媒の結晶形態の同定には，X 線回折装置(リガク製, Ultima IV)を用いた．また脱硝

触媒の活性点であるバナジウム種の形態変化に及ぼすメタノール処理の影響を調べるた

め，触媒中バナジウムを酸化数別に定量した(Shigeta, 2000)．試料を 0.5mol/ℓ および 9mol/ℓ

の硫酸を用いて室温にて逐次抽出し，それぞれV5+とV4+の抽出液を得た．その残渣を，9mol/ℓ

硫酸中にて表面温度 300°C のホットプレート上で加熱しながら V3+抽出した．これら 3 つの

抽出液中のバナジウム量を ICP 発光分光分析装置（島津製作所製，ICPE-9000）にて測定し，

V5+，V4+，V3+の割合を算出した． 
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Figure 4.1  Experimental apparatus for CH3OH treatment 

 

 

 

 

Figure 4.2  Schematic diagram of pulse test equipment 
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4.3 結果および考察 

4.3.1 使用済み脱硝触媒の触媒活性 

 実際に石炭火力発電所で使用された脱硝触媒の選択的接触還元反応に対する触媒活性を

調べ，未使用の触媒の性能と比較した．脱硝率の分析結果とそれを基に算出した触媒活性度

を Table 4.1 に示す．表中には一酸化窒素の導入回数ごとの脱硝率と平均値を示している．

また括弧内の値は，1 試料あたり実施した 3 回の測定の標準偏差である． 

 未使用触媒では，初期の脱硝率 0.81 から一酸化窒素を導入する毎に脱硝率が徐々に低下

し，平均値は 0.77 であった．この脱硝率の低下は触媒に吸着させたアンモニアが脱硝反応

により消費されたことに起因する．使用済み触媒でも同様の傾向があり，脱硝率の平均値は

0.76 と未使用触媒とほぼ同値であった．使用済み触媒の導入回数 1 回目の脱硝率が，未使用

触媒の値よりも僅かに大きいが，標準偏差の値から測定のばらつきの範囲内の差であると

言える．使用済み触媒の触媒活性度から，この使用済み触媒はほとんど活性が低下していな

い試料であることが分かった．このような触媒の場合，触媒性能を低下させずに被毒物質で

あるヒ素を除去することが重要である． 

 

 

Table 4.1  Catalytic activities of new and used catalysts 
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4.3.2 還元剤存在下における熱処理でのヒ素の還元揮発 

 脱硝触媒には，3 価と 5 価のヒ素が含まれており，燃焼ガス中の 3 価の形態を取っていた

ヒ素が触媒上に吸着した形態と，その後酸化された形態がある(Teresa et al., 2003)．熱的に

安定であり，揮発除去が困難な 5 価のヒ素形態に着目し，(a)As2O5 単独，(b)As2O5-C 系，

(c)As2O5-CH3OH 系について 200–500ºC の温度範囲におけるヒ素形態を熱力学計算により調

べ，還元剤の効果を検討した．結果を Figure 4.3 に示す．計算条件は，(a) As2O5 1 mol，(b) 

As2O5:C=1:1mol，(c) As2O5:CH3OH=1:0.667mol とした．(b)および(c)の As2O5と還元剤のモル

比は，As2O5 が全て As2O3 に還元され，酸素が CO2 および H2O として除去される反応の化

学量論比とした．計算には HSC Chemistry (Outokumpu 製，ver.5.0)を用いた．還元剤が無い

条件では，As2O5は 400ºC まで安定に存在し，400ºC を超える温度から As2O4に還元される

と推定される．一方，炭素及びアルコールを含む条件では 200ºC で As2O3や As4O6などの 3

価の形態に変化し，250ºC を超える温度から As4O6(g)として揮発し得ることが分かる．熱力

学的には還元剤の種類によって，ヒ素の還元ならびに揮発温度域に違いは見られず，それら

還元剤を利用することで触媒中のヒ素を 250ºC 以上で揮発分離出来る可能性が示された． 

 Figure 4.4 に純メタノール中で使用済み脱硝触媒を熱処理した場合，ならびに固体炭素を

添加した試料を窒素雰囲気下で熱処理した場合における，最高到達温度と触媒中ヒ素含有

量との関係を示す．メタノール蒸気雰囲気下における試料の熱処理は，昇温速度 30ºC/min

にて所定温度にまで加熱し，窒素雰囲気に切り替えて保持することなく直ちに冷却する手

順で行った．固体炭素を添加した系では 400–500ºC でヒ素の揮発が始まるが，揮発率はわず

かであった．一方，メタノール蒸気中で触媒を加熱した場合には，ヒ素含有量が 100–200ºC

の間で減少し始め，400ºC では 0.1%以下になっており，固体炭素を添加して熱処理するよ

りも，触媒をメタノール蒸気中で処理する方がヒ素の除去に対して有効であることが確認

された． 
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 処理温度 350ºC において模擬ガス中メタノール濃度を 1–10vol.%と変えたときの，使用済

み触媒中ヒ素含有量の変化を調べた結果を Figure 4.5 に示す．メタノール濃度 1vol.%では

ヒ素含有量の大きな減少は見られないが，3vol.%においてヒ素の揮発が促進され，含有量が

急激に低下している．また 3–10vol.%の範囲では，メタノール濃度が高くなるほど触媒に残

留するヒ素が少なくなることが分かる．これ以降の実験は，ヒ素除去効果が高いメタノール

を用いて，濃度 10vol.%の雰囲気で行うこととした． 

 

 

 

 

 

 

Figure 4.3  Thermodynamic equilibrium calculation of arsenic in heat treatment of (a)As2O5, 

(b)As2O5-C, and (c)As2O5-CH3OH 
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Figure 4.4  Effect of type of reducing agents on arsenic removal 

 

 

 

 

Figure 4.5  Effect of CH3OH concentration on As content at 350ºC 
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 Figure 4.6 に 10vol.%のメタノールを含む模擬ガス中で，使用済み触媒を熱処理した時の

ヒ素含有量と最高到達温度の関係を示す．200ºC 以下ではヒ素含有量の変化はわずかであっ

たが，200–250ºC で 0.77wt.%まで低下し，350ºC 以上でさらにヒ素の揮発が進行した．一段

階目のヒ素の揮発形態は，Figure 4.3(a)の平衡計算の結果から 3 価の As4O6(g)と推測される．

Kercher と Nagle は，試薬の As2O3を不活性雰囲気下にて，5ºC/min の昇温速度で加熱して重

量変化を調べ，ヒ素が 200–350ºC で揮発することを報告している(Kercher and Nagle, 2001)．

使用済みの触媒に，単に物理的に吸着した As2O3が含まれているならば，不活性雰囲気での

熱処理で揮発すると予想されるが，清澤等によれば窒素中で 500ºC まで使用済み触媒を加

熱してもヒ素含有量は変化しない．Li らは，密度汎関数法(Density functional theory, DFT)に

基づく理論計算を行い，V2O5-WO3/TiO2 系触媒上のヒ素の取り得る構造を調べ，As2O3 は

Single terminal V=O と 3 つの V-O 結合を持つ 4 配位の VO4種に結合することを報告してい

る(Li et al., 2015)．このことから，触媒に化学的に結合していたヒ素は，メタノール蒸気に

よって As2O3の形態に変化して気相に放出したと考えられる．Keercher らによる As2O5の不

活性雰囲気における熱分析の結果(Kercher and Nagle, 2001)，As2O5の重量変化は 600ºC 以上

で生じることから，350ºC 以上で生じる二段階目のヒ素の放出は，As2O5の形態のヒ素がメ

タノール蒸気により As2O3に還元されて As4O6(g)の形態で揮発していると推測される．Li ら

によれば，As2O5 もまた触媒担体である Ti-OH 基に結合することを報告しており(Li et al., 

2015)，メタノール蒸気は 350ºC 以上の温度で，As2O5-触媒間の結合の切断と，3 価の形態へ

の還元の両方に影響している可能性がある． 

 Figure 4.7 は使用済み触媒を 10vol.%メタノールを含む模擬ガス中にて，250–450ºC まで

昇温した時の触媒上への炭素析出量の変化を示している．250ºC から炭素の析出が起こり，

300ºC 以上の温度域において炭素析出量が温度に比例して増加し，450ºC では 0.76%に達し

た．Figure 4.6 で見られた 350ºC 以上の温度におけるヒ素の揮発はメタノールそのものによ

る還元効果と，触媒上に均一に析出した微細な炭素による還元の可能性が考えられる． 
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Figure 4.6  Change in As content with temperature in heat treatment under 10% CH3OH vapor 

 

 

 

 

Figure 4.7  Change in carbon content with temperature in heat treatment under 10% CH3OH vapor 

 

 

 

Akita University



58 

 

 Figure 4.8 は使用済み触媒を 10vol.%メタノールを含む模擬ガス中にて，30ºC/min の昇温

速度で 350ºC まで昇温した後，窒素ガスに切り替えてさらに 400 及び 450ºC まで加熱した

時のヒ素含有量の変化を示す．350ºC 以上の加熱を窒素雰囲気で行ったことにより，ヒ素の

揮発は完全に停止した．このことから，350ºC までに析出した 0.35%の炭素は，ヒ素の還元

揮発に影響を及ぼさないことが分かった．以上から，触媒とヒ素の化学的な結合を切断する

働き，ならびに As2O5を As2O3に還元して揮発させる働きの両方に対して，メタノール蒸気

の直接的な作用が大きいことが明らかとなった． 

 

 

 

 

Figure 4.8  Effect of solid carbon derived from CH3OH on release of arsenic under nitrogen gas 

atmosphere 
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4.3.3 メタノール処理試料の触媒活性と処理温度および時間の影響 

 10vol.%のメタノールを含む模擬ガス中にて，使用済み触媒を昇温速度 30ºC/min で 300–

450ºC まで加熱した試料の触媒活性を評価した．結果を Table 4.2 に示す．触媒活性度 k/k0は

300ºC まではメタノール処理前と同等の値であったが，350ºC 以上では温度上昇とともに低

下し，450ºC に加熱した試料では処理前の 47%まで低下した．メタノール蒸気による触媒か

らのヒ素の除去は 350ºC 以上の温度で促進されるが，一方で触媒性能は著しく低下する結

果となった．脱硝性能の低下原因としては，触媒担体の焼結によるガスの拡散性の低下と，

触媒の活性点の変化が考えられる．Figure 4.9 は使用済み触媒を 10vol.%のメタノール蒸気

を含む模擬ガス中で 400ºC まで加熱した試料の X 線回折パターンを示す．メタノール蒸気

中で触媒を熱処理しても，触媒担体であるアナターゼ型のチタニアの X 線回折ピークの強

度に変化は見られず，触媒担体は劣化していないことが確認された．次に使用済み触媒を純

メタノール中にて 350 ならびに 400ºC で 5min加熱して調製した試料中バナジウムの価数別

定量結果を Figure 4.10 に示した．メタノール処理試料は低酸化数の 3 価バナジウム種の割

合が増加し，逆に 4 および 5 価のバナジウム種の割合は減少している．また高い温度で処

理するほど変化の度合いが大きいことが分かった．選択的接触還元反応に寄与するバナジ

ウム種は主に 5 価の酸化物であり，これが酸点（V－OH および V＝O）を形成し，脱硝サイ

クルの中で 4–5 価のレドックスサイクルを繰り返している．Topssøe らや Kamata らは，バ

ナジア/チタニア触媒とアンモニアによる，NO の反応機構と触媒の再生機構を FT-IR によ

り詳細に調べ，V5+-OH と関連する Brønsted 酸サイトに吸着した NH3が，触媒活性に関連す

ることを明らかとしている(Topsøe et al., 1995; N.Y.Topsøe and H.Topsøe, 1995; Kamata et al., 

1999)．また猪俣は，V2O5中の V5+=O が，NH3が NO を還元する活性点であり，V5+=O の量

が増えるにつれて，NO 還元の反応速度が加速することを報告している(Inomata et al., 1978)．

一方，3 価のバナジウムは活性に寄与しないとされており，メタノール処理による急激な 5

価バナジウム種の割合の減少が触媒活性低下の原因となった可能性がある． 
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Table 4.2  Changes in denitration extent, X and catalytic activity, k/k0 of samples with treatment 

temperature in heat treatment under 10% CH3OH vapor 

 

 

 

 

 

Figure 4.9  XRD patterns of (a) used catalyst and the (b) treated sample at 400ºC under 10% CH3OH 

vapor 
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Figure 4.10  Change in oxidation state of vanadium with temperature under pure CH3OH atmosphere 

(Reaction time : 5 min) 
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4.3.4 メタノール処理試料の触媒活性の回復 

 メタノール処理によりヒ素を除去した試料の触媒活性を回復させるため，空気中での焼

成ならびにバナジウム種の再添加を行った．試料としては，10vol.%のメタノールを含む模

擬ガス中にて，使用済み触媒を 350ºC まで加熱した後，2h の保持を行った物を用いた．焼

成は空気中にて 350ºC で 2h 保持して行った．また添加操作は，五酸化バナジウムをシュウ

酸に溶かした溶液に焼成試料を入れ，含浸することにより行った．触媒活性度の分析結果を

Table 4.3 に示す．メタノール処理を行った試料の活性は，未使用触媒の 7%に低下してい

た．これを空気中にて 350ºC で焼成しても，触媒活性の大幅な回復は見られなかった．この

とき，バナジウムの価数はメタノール処理前と同等まで戻っていたことから，メタノール存

在下における熱処理によって一度形態変化した活性点は単に酸化しても回復しないことが

明らかとなった．一方，バナジウム種を添加した試料の活性は，未使用触媒と同等まで回復

していた．ヒ素を 350ºC 以上の温度にて短時間で除去すると触媒の性能が大きく低下する

が，その場合には活性回復のためにバナジウム種の再添加を行うことが有効であることが

確認された． 

 

 

 

Table 4.3  Effects of baking and reimpregnation of vanadium specie on catalytic activity, k/k0 of 

CH3OH treated sample 
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4.3.5 低温メタノール処理によるヒ素含有量ならびに触媒活性の変化 

 250–350ºC の温度域で 10vol.%のメタノールを含む模擬ガス中にて触媒を処理した試料の

触媒活性度を調べた．処理時間は，350ºC で 0.5–2h，300ºC で 1–10h，275–250ºC で 7–10h と

した．350ºC では活性の低下が著しく速く，0.5h の処理により未使用触媒の 8%まで低下し

た．Table 4.4 に 250-300ºC の温度域で処理した試料の触媒活性度を示す．300ºC では 1h 以

上の保持により活性が徐々に低下し，10h の試料では 30%まで低下した．一方，250–275ºC

の範囲では 10h 後も触媒性能の低下は見られないことが分かる．これより，250–275ºC の温

度範囲で 10h の処理を行うことによって，触媒性能を全く低下させることなく，使用済み触

媒に含まれるヒ素の除去が可能であることが分かった． 

 250–350ºC における保持時間に伴う触媒中ヒ素含有量の変化を Figure 4.11 に示す．ヒ素

は処理温度が高いほど短時間で減少することが分かる．300ºC では 5–10h の処理によりヒ素

含有量を 0.2%以下まで下げることが出来るが，Table 4.4 に示したように触媒性能の低下が

著しい．一方，10h の保持を行っても脱硝性能が低下しない 250–275ºC の温度域では，10h

の処理を行うことによって 0.14–0.20%程度までヒ素を低減可能なことが分かった． 

 この方法ではメタノール蒸気のみを使い，触媒性能を低下させずにヒ素を除去出来るこ

とから，脱硝設備内にて触媒を取り外さずに実施可能であるという特徴を有する．Table 4.5

に，使用済み触媒を様々な薬品を使用する湿式法によって処理した際の対象元素の除去率

ならびに損失した触媒組成をまとめた．水酸化ナトリウム，過酸化水素，硫酸水溶液による

浸出は，ヒ素や硫酸塩などの被毒成分を除去するのに効果的だが，これらの方法は触媒成分

の溶出という問題がある(Yu et al., 2013; Li et al., 2015; Peng et al., 2015)．Xue によって提案

された電気化学的酸化プロセスはヒ素を除去するのに効果的だったが，これもバナジウム

の損失が大きいものだった(Xue et al., 2017)．この，アルカリ性および酸性溶液を用いた浸

出は，使用済み触媒からタングステンやバナジウム等の有価元素を効率的に回収する方法

としての可能性はあるが(Mazurek, 2013; Li et al., 2014; Huo et al., 2015; Kim et al., 2015; Wu et 
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al., 2016)，再生を目的とする場合においては，湿式法で活性成分を大きく損失せずにヒ素を

選択的に除去することは困難であることを示している．一方，CH3OH 蒸気を用いた炭素還

元は，長い処理時間を必要とするが，触媒成分の組成を変えること無く使用済み触媒中のヒ

素の大部分を除去可能な方法であることが示された． 

 

 

 

Table 4.4  Catalytic activities of heat treated samples at temperature range from 250 to 300ºC 

 

 

 

 

 

Figure 4.11  Change in arsenic content with temperature and reaction time in CH3OH treatment 
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Table 4.5  Regeneration processes of the spent denitration catalyst 
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4.4結言 

 気相法による脱硝触媒からのヒ素の除去プロセスを開発することを目的とし，メタノー

ルを含む石炭燃焼模擬排煙ガス中で使用済み触媒を加熱し，ヒ素含有量および触媒活性の

変化を調べた． 

 メタノールを含む模擬ガス中で熱処理を行うことによって，固体炭素を還元剤とする場

合よりも迅速にヒ素を揮発除去することが出来た．10vol.%のメタノール蒸気中では，350ºC

以上でヒ素の除去が急激に進行し，保持を行うことで 90%以上のヒ素を揮発除去すること

が可能であった．350ºC 以上の温度にて処理した触媒では活性の低下が生じるが，その場合

にはバナジウムを添加することによって触媒の性能を回復させる事が出来る．250–275ºC で

10h の処理を行うことによって，ヒ素の約 84%を揮発除去することができ，さらに触媒の性

能低下は全く生じないことが明らかとなった． 
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第 5章 脱硝触媒中有価元素の回収 

5.1 緒言 

 石炭火力発電所における排煙脱硝では，アンモニアを用いた選択的接触還元が広く採用

されている．この方法で用いられる触媒には表面積の大きいアナターゼ型のチタニアを担

体とし，活性成分および安定化剤としてバナジアおよびタングスタを含む V2O5–WO3/TiO2

が広く利用される(Chen and Yang, 1992; Went et al., 1992; Klimczak et al., 2010)．この脱硝触

媒は火力発電所での使用時間の増加とともに燃焼灰の被覆や石炭に含まれていたヒ素やリ

ン，アルカリ金属などの沈積により，触媒活性が低下することが知られている(Klimczak et 

al., 2010)．活性が低下した使用済み脱硝触媒は，現在のところその大部分が廃棄されており，

再利用技術の開発が望まれている．再生技術としては水溶液を用いて洗浄する研究が行わ

れているが，十分な洗浄効果が得られない場合や被毒物質以外にも触媒成分が溶出する問

題が指摘されている(Shang et al., 2012; Yu et al., 2013)．一方で，乾式での再生法についての

研究も行われており(Kiyosawa and Kobayashi, 2012; Kato et al., 2019)，乾式法では on-site で処

理可能であり廃液が発生しないといった利点がある．著書らはメタノール蒸気雰囲気下に

て脱硝触媒を熱処理することで，被毒物質であるヒ素を触媒性能の低下を伴わずに除去で

きることを明らかとしており(Kato et al., 2019)，第 4 章でその詳細をまとめている．しかし，

メタノール処理前後での触媒性能の低下がないヒ素除去技術の開発には成功したが，脱硝

触媒の性能を使用前と同様まで回復させるには至っていない．このように，現状で利用ある

いは研究されている再生技術でも完全に触媒性能を回復させることはできず，ある程度再

生しながら繰り返し使用した後は使用済み触媒として廃棄される． 

脱硝触媒の主成分はレアメタルであり，金属資源の有効利用の面から，最終的には使用済

み触媒からレアメタルを回収することが重要となる．脱硝触媒に用いられているチタン，バ

ナジウム，タングステンは地域偏在性の高い元素であり，鉱石資源としては中国，ロシア，

南アフリカ，豪州の 4 ヵ国にほぼ全量存在している(Japan Oil, Gas and Metals National 
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Corporation, 2014a, 2014b, 2015)．安定的な供給源確保の観点から，鉱石以外の資源確保が重

要であり，その点において，使用済み脱硝触媒は，世界各地の脱硝設備を有する火力発電所

において定期的に発生しており，レアメタル含有量も高いことから二次資源としての可能

性を有している． 

 本研究では，使用済み脱硝触媒からのレアメタルの選択的分離回収技術開発のため，塩化

揮発法に注目した．塩化揮発法は，回収対象とする元素を塩素源とともに加熱することで低

温でも蒸気圧の高い塩化物に変換し，揮発分離する方法である．そのため，他の乾式法より

も低い温度域で処理可能であり，低エネルギー消費で行える．さらに，著者らは固体炭素の

ような還元剤が共存する場合，多くのレアメタル酸化物において塩素化反応が促進され，さ

らに，一部の金属においては固体炭素に捕捉されることを報告してきた(Yang and Hlavacek, 

1998; Nonaka et al., 2009; Mochizuki et al., 2011; Kakumazaki et al., 2014; Kato and Sugawara, 

2014; Nonaka et al., 2015; Sugawara et al., 2016; Kato et al., 2018; Sakusabe et al., 2018; Sakusabe 

et al., 2019)．そこで，本研究では使用済み脱硝触媒中に含まれる金属元素の塩素化反応に対

する炭素の影響を検討した．特に，調製及び添加方法の異なる二種類の固体炭素でレアメタ

ルの塩化揮発挙動を比較した．また，揮発分離させる際に共存金属からレアメタルを選択的

に分離回収できる条件を決定した． 
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5.2 実験方法 

5.2.1 試料 

 本実験では，実際の石炭火力発電所から発生した使用済み脱硝触媒を平均粒子径 48µm に

粉砕し，100ºC で 24 時間乾燥したものを用いた．触媒の組成を Table 5.1 に示す．触媒担体

である Ti の含有率が高く，活性成分，安定化剤としてバナジウムとタングステンも含まれ

ている．その他の共存元素としては Al，Si，Ca，Fe が確認されており，Si と Al は担体強度

を向上させるために加えられ，Ca と Fe は燃焼排ガス由来のものである．触媒に添加する炭

素には，調製法の異なる二種類の固体炭素を用いた．一つは，フェノールフタレイン(GR，

Nacalai tesque，純度 98%)を窒素気流中 500ºC で 10 分間熱分解して得られた固体炭素であ

り，平均粒子径 185µm ならびに 65µm に粉砕したものを用いた(以後，本炭素を PC185なら

びに PC65と称する)．もう一つは，脱硝触媒をメタノール蒸気雰囲気下 300–400ºC で加熱す

ることで触媒表面に堆積する炭素(以後，本炭素を MC と称する)である．PC は乳鉢で触媒

と物理混合して PC 添加試料とし，MC は触媒表面に直接堆積させているためそのまま MC

添加試料として塩素化実験に用いた． 

 

 

 

Table 5.1 Composition of the spent catalyst 
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5.2.2 塩素化実験 

 Figure 5.1 に MC の調製ならびに塩素化に用いた装置の概略図を示す．合成石英管を反応

管として，電気炉に設置したものであり，メタノール溶液を加熱しメタノール蒸気とする蒸

気発生部を有している．供給ガスは塩素と窒素の供給が切り替え可能となっている．MC 調

製では，反応管内にアルミナボートに載せた脱硝触媒を設置し，窒素ガスを供給しながら

400ºC に加熱した．その後，蒸気発生部を 150ºC に加熱し，メタノール蒸気流量が 360mℓ-

NTP/minとなるようメタノール溶液をペリスタリックポンプにより0.65mℓ/minで供給した．

そのまま所定時間保持した後，窒素のみを供給して直ちに冷却した．これにより脱硝触媒表

面上に MC を堆積させた． 

 塩素化は蒸気発生部を取り外して行い，試料の加熱はすべて 100mℓ-NTP/min の塩素気流

中で行った．加熱温度は 100 から 800ºC として，目的温度まで加熱した後は供給ガスを窒素

に切り替え直ちに冷却した．未反応で通過する余剰の塩素ガスは水酸化ナトリウム溶液の

トラップにより系外に流出させることなく捕集した． 

 

 

 

Figure 5.1  Schematic diagram of the chlorination reactor 
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5.2.3 分析 

 添加した固体炭素の定量には元素分析装置(住化分析センター製，NCH-22A)を用いた．試

料中の金属元素は硝酸とフッ酸を用いた溶解法(Sato, 1984)により試料を完全に溶解し，ホウ

酸でマスキングした後に ICP(Shimadzu, ICPE-9000)により定量した．固体炭素の平均粒子径

ならびに粒子径分布はレーザー回折・散乱式粒子径分布測定装置(MictotracBEL，MT 3000 II)，

結晶性観察には粉末 X 線回折装置(Rigaku，Ultima IV)を用い，粒子の表面観察には SEM-

EDX(JEOL，JSM-7800F；Oxford，X-Max50)を用いた．炭素添加前後の比表面積および細孔

分布は比表面積･細孔分布測定装置(MicrotracBell, BELSORP-mini II)により窒素吸着法で測

定した． 

 

5.3 結果および考察 

5.3.1 レアメタルの塩化揮発挙動 

 Figure 5.2 に熱力学平衡計算ソフト HSC Chemistry (Outokumpu 製, Ver.5.0)を用いて，TiO2，

V2O5，WO3 を塩素雰囲気下で加熱したときの平衡組成を計算した．なお，計算は金属酸化

物と塩素ガスを 1mol：100mol として行っている．Figure 5.2 より Ti は 500ºC 以上から塩化

物 TiCl4(g)の形態をとり得ることが分かる．一方で，V ならびに W は VCl4や WCl6といっ

た塩化物としてではなく，酸素が含まれる酸塩化物 VOCl3(g)および WO2Cl2(g)の形態をそれ

ぞれ 150ºC 以上，300ºC 以上でとり得る．これより，使用済み脱硝触媒を塩素気流中で加熱

する場合には V，W，Ti は，それぞれ 150，300，500ºC 以上で塩化物あるいは酸塩化物とし

て気相に放されると推定される． 

 Figure 5.3 に使用済み脱硝触媒を塩素気流中で 800ºC まで加熱したときのレアメタルの放

出率を示す．ここでの放出率は塩素化前の元素含有量と処理後の元素含有量から算出した．

図より，Ti，V，W の揮発開始温度はほぼ同程度であり 500ºC から揮発し始めている．しか

し，800ºC まで加熱しても全量揮発するまでには至らず，レアメタルの全量を揮発分離する
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ためには，800ºC 以上の高温まで加熱が必要であることがわかった． 

 

 

 

 

Figure 5.2  Thermodynamic equilibrium calculations of the metal oxides and Cl2 systems 

 

 

 

Figure 5.3  Release behavior of Ti, V and W from the spent catalyst during chlorination 
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5.3.2 塩化揮発に対する炭素添加の影響 

 塩化揮発法による金属の揮発分離において，塩素化剤に加えて還元剤となる CO ガスある

いは固体炭素を加えることで，塩素化反応が促進することが明らかとなっている(Yang and 

Hlavacek, 1998; Nonaka et al., 2009; Kato and Sugawara, 2014; Mochizuki et al., 2011; Kato et al., 

2016)．そこで，Ti，V，W についても炭素を混合することが塩素化反応の促進が期待できる

かを確認するため，炭素が共存する系での熱力学平衡計算を行った．その結果を Figure 5.4

に示す．計算は，金属酸化物，炭素ならびに塩素ガスを 1mol : 2mol : 100mol として行って

いる．図より，どの金属でも非常に低温から気相塩化物形態をとる可能性があり，200ºC 以

上では気相塩化物が安定な形態となっている．計算結果から，脱硝触媒に対して固体炭素を

添加することで塩化揮発温度を低温化できることが示唆された．そのため，炭素含有率が

20wt.%となるように，使用済み触媒に対して固体炭素を添加した試料の塩素気流中での加

熱実験を行った．なお，炭素含有率は TiO2と C の割合が平衡計算時の条件と同程度となる

よう 20wt.%とした．PC 添加触媒からのレアメタルの放出率を Figure 5.5 に示す．図より，

PC185を添加した触媒からは Ti，V，W がそれぞれ 400，300，400ºC 以上で揮発しているこ

とがわかる．これは炭素を添加していない触媒からの放出温度よりも低く，炭素を添加する

ことにより塩化揮発が促進されることが確認された．また，PC65を添加した触媒では，PC185

を添加した触媒に比べて V の塩化揮発がより促進されている．一方で，Ti と W については

塩化揮発の促進は見られるもののその変化は僅かなものであった．これは，バナジアがチタ

ニア担体表面に均一に分散した単分子層として存在している(Bond, 1997)ことに起因してい

ると考えられる．すなわち，PC の粒子径が小さくなることで触媒-PC 間の接触面が増加し，

触媒粒子表面上に分散している V においてその影響が顕著になったと推察される． 
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Figure 5.4 Thermodynamic equilibrium calculation of the metal oxides, C, and Cl2 systems 

 

Figure. 5.5 Release behavior of the rare metals from catalyst during chlorination with and without PC 
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 より微細な固体炭素を添加し，炭素粒子と触媒粒子の接触を良好にすることでより高い

塩化揮発の促進効果が得られることが明らかとなったが，その効果は触媒粒子の最表面に

限定される．また，PC を粉砕して得られる炭素粒子の粒子径にも限界があり，PC の添加に

よるこれ以上の塩化揮発温度の低温化は難しい．そこで，より微細な炭素粒子を調製し，尚

且つ粒子表面だけでなく触媒細孔内にも炭素を析出させることができる可能性のある MC

の添加を検討した．Figure 5.6 に PC 添加と MC 添加触媒からのレアメタルの放出率を比較

した結果を示す．MC を添加した触媒からのレアメタル放出温度は PC よりもさらに低く，

Ti，V，W のそれぞれが 200ºC もしくは 300ºC 以上から揮発し，400ºC までにその全量が揮

発している． 

 得られたレアメタルの放出挙動を基に，各試料での揮発速度解析を行った．揮発反応速度

が固相中の元素含有率に一次であり，反応速度定数の温度依存性は Arrhenius の式に従うと

すれば，試料からの揮発速度は次式で表現できる． 

dx

dt
=k(1-x)         (1) 

k=𝑘0 exp(
𝐸

R𝑇
)        (2) 

ここで x は触媒からのレアメタルの放出率[-]，t は時間[s]，k は揮発速度定数[s-1]，k0は頻度

因子[s-1]，E は見掛けの活性化エネルギー [kJ･mol-1]，R は気体定数[kJ･K-1･mol-1]，T は温度

[K]である．頻度因子と見かけの活性化エネルギーをパラメーターとして，加熱温度と放出

率の関係をフィッティングした結果を，Figure 5.5 および Figure 5.6 に実線で示した．決定し

た見掛けの活性化エネルギーと頻度因子の値は Table 5.2 に示す．Figure 5.5 ならびに Figure 

5.6 に実線で示したように，計算値は実験結果をよく表現できていることが分かる．Table 5.2

より，炭素添加により見掛けの活性化エネルギーが低下しており，特に V では半分以下の

値となっている．また，PC と MC では，添加した炭素種類に依らず同じ活性化エネルギー

で表現出来ることが明らかとなった．PC185と MC を添加したときの頻度因子の比較により，
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MC を用いたときには Ti，V，W でそれぞれ，PC185を用いたときに比べ 230，18，61 倍の

速度で放出されることが示された． 

 

Figure 5.6  Release behavior of the rare metals from the spent catalyst during chlorination with PC65 

and MC 

Table 5.2   Kinetic parameters determined for the release rates of the rare metals
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5.3.3 炭素添加触媒のキャラクタリゼーション 

 炭素添加試料において，PC と MC で揮発速度は著しく異なることが明らかとなったが，

この要因として，添加する固体炭素の物性や炭素と金属酸化物の接触面積等の物理的要因

が考えられる．そこで，炭素添加試料のキャラクタリゼーションを行った．Figure 5.7 に PC

ならびに MC の XRD パターンを示す．どちらの固体炭素でも，グラファイトの 002 および

100, 101 回折線周辺に非常にブロードなピークが見られ，ともに結晶性が低い炭素であるこ

とが分かる．しかしながら，XRD パターンからは PC と MC 間の違いは確認されなかった． 

 MC は触媒をメタノール蒸気雰囲気化で処理することにより，触媒表面上においてメタノ

ールを分解し，析出させている．そのため，その粒径は小さく，触媒を被覆するように炭素

粒子が析出していると考えられる．そこで，SEM-EDX による炭素添加試料の表面状態観察

ならびに窒素吸着法による表面積・細孔径分布測定を行った．得られた SEM イメージなら

びに元素マッピング結果を Figure 5.8 に示す．ここで，PC については PC185添加試料の分析

結果を示している．当然ではあるが PC185の場合は触媒粒子と炭素粒子が明らかに区別でき

る形で存在している．一方で，MC 添加においては明確な炭素粒子は確認されず，触媒(Ti)

が検出された領域全体から同様に炭素も検出されている．Figure 5.9 に元素マッピングを行

ったときの特性 X 線スペクトルならびに元素組成を示す．図中には 0.5%以上で検出された

元素のみピークを示している．PC 添加，MC 添加どちらの試料でも C は 10wt.%以上であ

り，明らかな炭素粒子が確認できる PC 添加試料よりも MC の方が多く検出されている．こ

のことから，MC は触媒表面全体を緻密に被覆しているものと推定される． 

 Figure 5.10 に炭素添加前後での細孔径分布測定結果を示す．図は窒素吸着等温線から DH

法により細孔径分布を計算した結果である．図から分かるように，炭素を添加していない試

料ならびに PC 添加試料では確認された 7nm のメソ細孔のピークが MC 添加後に消失する

ことが確認された．このことから，MC は触媒の細孔を閉塞するように，表面を緻密にある

いは細孔内部まで析出していると推定される．以上のことから，PC のように，別で調製し
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た固体炭素粒子と触媒粒子を物理的に混合するよりも，MC のように触媒表面上での反応に

より直接触媒上に固体炭素を析出させる場合には，炭素-金属間の十分な接触が確保でき，

より塩素化反応を促進できることが明らかとなった． 

 

 

Figure 5.7  XRD patterns of the PC and MC-added samples 

 

 

Figure 5.8  SEM photo and elemental mapping of the PC and MC-added catalysts 

Akita University



82 

 

 

 

Figure 5.9  EDS spectrum and elemental composition of the PC- and MC-added catalysts 

 

 

Figure 5.10  Pore size distribution of the spent catalyst with and without carbon 
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5.3.4 レアメタルの選択的分離回収 

 使用済み触媒からレアメタルを選択的に分離回収できる条件を決定するため，MC 添加試

料の加熱時における共存元素の揮発挙動を確認した．Figure 5.11 に MC 添加試料を 500ºC

まで加熱したときのレアメタルならびに共存元素の放出挙動を示す．図から分かるように，

レアメタルの揮発は 400ºC までに終了しているのに対し，共存元素である Fe 及び Al は

400ºC までには揮発せず，500ºC 以上から揮発が開始することが分かる．このことから，触

媒に対して MC を添加し，塩素気流中で加熱することにより，レアメタルを選択的に揮発

分離可能であることが明らかとなった．また，揮発したレアメタルの塩化物は Figure 5.12

に示すように，冷却により固体あるいは液体状態で完全に回収することが可能である．固体

は主に塩化タングステン，液体は塩化チタンと塩化バナジウムである．塩化チタンは水と反

応して加水分解することで酸化チタンとなり水にはとけない．一方で，塩化バナジウムは水

と反応し価数の異なる塩化物となるがどれも水に可溶である．そのため，液体回収物に水を

加えることで，固相のチタンと液相のバナジウムに分けて分離することが可能である． 

 

 

Figure 5.11  Release behavior of the rare metals and coexisting elements from the spent catalyst 

during chlorination with MC  
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5.4 結言 

 使用済み脱硝触媒からのレアメタルの分離回収を，炭素を添加した塩化揮発法により試

みた．触媒に添加する炭素には調製法の異なる二つの固体炭素を用いた．1 つはフェノール

フタレインを熱分解して得られた炭素であり，もう 1 つは触媒をメタノール蒸気中で熱処

理することで堆積する炭素である．使用済み脱硝触媒ならびに各炭素添加試料を塩素気流

中にて加熱した際のレアメタルの揮発挙動を追跡した．その結果，固体炭素を添加すること

によりレアメタルの揮発が促進され，特に MC 添加試料で高い塩化揮発反応の促進が確認

された．揮発速度解析の結果から，Ti，V，W は MC 添加により PC185添加よりもそれぞれ

230，18，61 倍の速度で揮発することが明らかとなった．PC と MC の結晶性ならびに各炭

素添加時の粒子状態を観察したところ，結晶性に大きな差異はないものの，添加状態は大き

く異なっており MC 添加時においては，触媒表面のみならず細孔内部にまで固体炭素が緻

密に堆積していることが示された．このことから，固体炭素による塩化揮発反応の促進には

触媒と炭素の接触効率が強く影響していることが明らかとなった．MC 添加試料において，

400ºC 以下での加熱により，共存する Al ならびに Fe を放出させず，レアメタルのみを揮発

分離できることが分かった．また，放出されたレアメタルの塩化物は，冷却することで完全

に回収することができ，各塩化物の物性から，回収物に水を加えるだけで，それぞれを分離

して回収できる可能性も示された． 
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第 6章 総括 

 本研究では，石炭火力発電副産物からの水銀溶出を抑制する技術の開発のために必要と

なる固体試料中水銀の形態分析方法を開発し，石炭火力発電副産物に含まれる水銀形態を

決定した．また，排煙処理システムにおける水銀除去効率の向上を目的とした，水銀酸化の

ための脱硝触媒の利用を想定し，触媒性能が低下した脱硝触媒の再利用技術の検討を行っ

た．特に触媒被毒成分の中で除去が難しいヒ素をオンサイトで除去可能な技術の開発なら

びに，使用済み脱硝触媒をレアメタル資源とする場合のチタン，バナジウム，タングステン

の選択分離回収技術の開発を行った． 

 

 第１章では，石炭利用の見通しと石炭火力発電所における排煙処理システムならびにそ

れらから発生する副産物および廃棄物の再利用状況について概説した．また，水銀の環境中

への拡散を極力抑制する動きが世界的に活発化しているという背景から，それらの再利用

に際して懸念される課題を明らかとするとともに，本研究の目的を述べた． 

 

 第２章では，固体試料に含まれる水銀形態の定性・定量方法を開発することを目的とし，

昇温脱離(TPD)と冷蒸気原子吸光を組み合わせた分析法を検討した．各種水銀化合物を硫酸

カルシウム二水和物あるいは二酸化ケイ素で希釈したモデル試料を調製し，水銀の TPD 挙

動を確認した．その結果，各水銀化合物がそれぞれ特有の脱離ピーク温度を示すことが明ら

かとなり，測定試料のピーク位置温度から水銀形態を同定できることを見出した．また，測

定試料に対して同定された水銀化合物のモデル試料 TPD 曲線の線形結合を用い，各水銀形

態の存在割合をパラメーターとした非線形最小二乗法によるシミュレーションを行うこと

で，各水銀形態の定量が可能となった．また，分析条件としてキャリアガス流量ならびに昇

温速度の最適化を行い，固体試料中の総水銀濃度が 0.1ppm のレベルでも測定可能な条件を

見出した． 
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 第３章では，石炭火力発電副産物に含まれる水銀形態を明らかとし，排ガス処理システム

内における水銀形態の変化を推定することを目的に，フライアッシュならびに気液接触方

式が異なる二つの脱硫装置から採取された脱硫石膏の水銀形態分析を行った．フライアッ

シュ中の水銀形態は硫化水銀，硫酸水銀および塩基性硫酸水銀であり，主に硫黄と結合した

状態で存在していることが明らかとなった．また，未燃炭素量の増加に伴い，総水銀量も増

加していることから，硫黄と結合した水銀は主に未燃炭素上で形成されている可能性が示

唆された．脱硫石膏中の水銀形態は，主に炭素中水銀であることが明らかとなった．また，

脱硫装置内の酸化還元電位が高い場合には，炭素中水銀が主要形態ではあるが，塩化水銀や

酸化水銀，硫化水銀の存在割合が増加する傾向が確認され，脱硫方式の違いにより石膏中の

水銀形態が大きく異なることが明らかとなった． 

 

 第４章では，脱硝触媒の再生技術開発の一環として，触媒被毒成分の一つであるヒ素の乾

式除去プロセスの開発を目的に，ガス状還元剤を用いたヒ素の還元揮発挙動を追跡した．メ

タノール蒸気雰囲気下にて，脱硝触媒を 350ºC で加熱することにより触媒上のヒ素が急速

に揮発することが分かった．一方，触媒活性の著しい低下が確認され，同時に触媒中バナジ

ウム種の還元により，活性バナジウム種である高酸化度のバナジウム種が大きく減少する

ことが分かった．このメタノール処理触媒については活性成分を添加することで触媒活性

を完全に回復できることが明らかとなった．また，メタノール蒸気雰囲気下での加熱を 250-

275ºC とより低温で長時間行う場合には，触媒活性を低下させることなくヒ素の除去が達成

できることを明らかとした． 

 

 第５章では，脱硝触媒に含まれるチタン，バナジウム，タングステンの分離回収技術を開

発することを目的に，塩化揮発法によるレアメタルの揮発分離を検討した．メタノール蒸気

Akita University



89 

 

雰囲気下で脱硝触媒を加熱することにより形成される熱分解炭素(MC)を還元剤として用い

ることで，塩化揮発反応が著しく促進されることが分かった．この要因として，MC が触媒

表面上に緻密に形成されており，金属酸化物と固体炭素の接触効率が著しく改善されるた

めであることが推定された．また，揮発したチタン，バナジウム，タングステンの塩化物は，

冷却により固体の塩化タングステンと液体の塩化チタンならびに塩化バナジウムに分離で

き，さらに回収した液体に水を加えることで，塩化チタンが加水分解し，固体の酸化チタン

と水に溶解する塩化バナジウムに分離して回収できる条件を明らかとした． 

 

 以上，本論文では，固体試料中の水銀形態分析方法を開発することにより，石炭火力発電

副産物中の水銀形態を明らかとした．また，触媒性能が低下した脱硝触媒の再利用に関わる 

技術として，触媒被毒成分であるヒ素の乾式除去技術の開発ならびに，塩化揮発法を用いた

使用済み触媒からのレアメタルの選択的分離回収技術の開発を行ったものである．近年，水

銀の環境中への拡散を極力抑制するという世界的な動きが活発化していることから，石炭

火力発電所及びその副産物からの大気ならびに土壌中への水銀放出を抑制する技術開発が

求められることが想定される．副産物からの水銀溶出抑制技術の効率的な開発には，水銀の

溶出挙動と溶出前後での水銀形態の変化を把握することが重要であり，第 2 章ならびに第 3

章にまとめた本水銀形態分析方法および副産物中水銀形態の知見が溶出抑制技術開発の一

助となることが期待される．大気中への水銀放出において，既存の排煙処理システムを用い

た水銀除去率の向上を考える場合，脱硝触媒の役割が重要となる．そのため，第 4 章にまと

めた脱硝触媒からのヒ素除去技術ならびに第 5 章にまとめた脱硝触媒からのレアメタルの

選択的分離回収技術が，脱硝触媒の性能維持ならびに廃棄物となった使用済み脱硝触媒の

再利用促進の一助となることが望まれる． 
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