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要約
水溶性高分子を凍結状態で重合または架橋することで得られるクライオゲルは、多孔質であり、吸着材やフィルターなどの分
離材料への応用が検討されている。本研究では、塩化鉄水溶液と炭酸ナトリウム水溶液を混合して酸化水酸化鉄微粒子を調製
し、モノマーのアクリルアミドと架橋剤のN,N-メチレンビス（アクリルアミド）の水溶液に混合し、重合開始剤のペルオキソ
二硫酸アンモニウムおよび架橋剤のN,N,Nʼ,Nʼ-テトラメチルエチレンジアミンを添加し、氷点下の温度で一晩凍結し重合するこ
とで酸化水酸化鉄微粒子担持ポリアクリルアミドクライオゲルを調製した。担持した酸化水酸化鉄微粒子は、クライオゲルの
壁内全体に観察された。酸化水酸化鉄担持ポリアクリルアミドクライオゲルは、低い濃度からヒ素(V)を高い吸着量で吸着する
ことが出来、BET型の吸着等温線となった。担持する酸化水酸化鉄微粒子が少ない場合、担持した酸化水酸化鉄あたりのヒ素
(V)吸着量は高くなった。ヒ素(V)濃度が高い場合、溶液のpHはヒ素吸着量に大きく影響し、吸着量はpH6以上で大きく減少し
た。クライオゲルに担持した酸化水酸化鉄微粒子はアモルファス状態で存在し、アモルファス状態のほうがヒ素(V)吸着量が高
いことがわかった。
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1.  緒言
　アジアでは、ヒマラヤ山脈やチベット高原等を源流とする
ガンジス川、インダス川、ホー川および黄河などの大河流域
で地下水のヒ素汚染が知られている。これらの流域周辺の
人々は、地下水を飲料水として使用しており、多くの慢性ヒ
素中毒患者が報告されており、様々な調査や安全な飲料水確
保のための対策事業が行われてきている。黄鉄鉱や硫砒鉄鉱
などの鉱物を含むヒマラヤ山脈において風化作用により形成
された砂礫が雨水や河川の流れで運ばれて滞積された地層が
ヒ素汚染を引き起こす原因である。これらの鉱物に含まれる
ヒ素が、地下環境の変化により地下水中に溶出されてヒ素汚
染を引き起こしている（Yano et al., 2012）。地下水に含まれた
微量のヒ素の摂取により、皮膚の角化症、色素沈着やボーエ
ン病などの慢性ヒ素中毒や、皮膚や肝臓、肺および他の内臓
の癌を引き起こすことが知られている（堀田， 2006; Kondo et 
al., 2002）。
　地下水中に溶出されたヒ素は3価の状態であるが、地下水
の溶存酸素やポンプアップの際の曝気により容易に5価に酸

化され、河川水などの表層水中では大部分が5価のヒ素とし
て溶解していることが知られている（田邉他， 2002）。水に溶
解しているヒ素の除去技術は、一般的に吸着または濾過が
行われている。ヒ素の除去方法として、硫酸第二鉄との共
沈、石灰軟化、活性アルミナ吸着、イオン交換吸着、逆浸透
膜、電気透析膜、およびナノ濾過などの方法が用いられてお
り、様々な使用条件で一定の成果を挙げている（United States 
Environmental Protection Agency; Mohan and Pittman Jr., 
2007）。また、凝固と濾過との併用処理の研究も行われてい
る。これらの研究において最適なろ過材料や吸着剤を開発す
ることが重要である。ヒ素除去のための吸着剤は、遷移金属
の酸化物または水酸化物の固形物もしくはこれらを担持させ
た粒子が一般的である。ヒ素吸着剤に使用される遷移金属は、
鉄、ジルコニウム、セリウム、マンガンおよびチタンなどが
ある。酸化鉄化合物は、低コストであるため、大量の水処理
を行う場合に広く使用されている（Minami et al., 2012; Mohan 
and Pittman Jr., 2007; Ohe et al., 2005; 2007; 2010; Savina et al., 
2011; Sigrist et al., 2014; United States Environmental Protec-
tion Agency; Yavuz et al., 2006）。鉄酸化物粒子の結晶構造お
よび粒子サイズは、水中からのヒ素の吸着特性に影響するこ
とが報告されている（Ohe et al., 2010; Yavuz et al., 2006）。従っ
て、効果的なヒ素吸着剤を開発するためには、酸化鉄粒子の
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構造、含有量および粒子径を制御することが重要であると考
えられる。
　クライオゲルは、氷点下の温度で合成され、相互に連結し
た細孔を持つ超多孔質構造を有する親水ゲルであり、高い力
学的強度と高い多孔性を同時に有する特徴がある（Ertürk and 
Mattiasson, 2014; Kumar and Srivastava, 2010）。クライオゲ
ルは、重金属、微生物および他の有害物質除去のために効率
的で低コストな水濾過フィルターとして期待されている。ま
た、固体のマイクロ /ナノ粒子とクライオゲルの複合材料は、
新しい吸着剤やフィルターとして期待されている（Ertürk and 
Mattiasson, 2014; Önnby et al., 2012; Savina et al., 2011）。 近
年、金属酸化物粒子を埋め込んだクライオゲルポリマー複合
吸着剤が報告され、ヒ素汚染水の処理に対して有効な吸着剤
であることが報告されている（Önnby et al., 2012; Savina et al., 
2011; Kumar 2013）。また、ゲルマトリックス中での固体粒子
の合成は、それらの結晶構造およびサイズを制御することが
できることが報告されている（Miyazaki and Nakano, 2000）。
前報においてポリアクリルアミド（PAA）クライオゲルの壁内
で酸化水酸化鉄微粒子を生成させたクライオゲルを用いたヒ
素吸着剤を調製し、酸化水酸化鉄沈殿物をそのままヒ素の吸
着に用いるより、クライオゲル内で生成させた酸化水酸化鉄
のほうがヒ素の吸着量が高いことを報告した (Kurozumi et al., 
2015)。しかしながら、クライオゲル壁内への酸化水酸化鉄
の担持量をあまり高く出来ないことや調製方法が複雑になる
という問題があった。そこで本研究では、あらかじめ調製し
た酸化水酸化鉄微粒子を添加してポリアクリルアミド (PAA)
クライオゲル（FeOOH担持PAAクライオゲル）を調製してゲル
内部に酸化水酸化鉄微粒子を包括・担持させることにより水
中のヒ素イオンを除去する吸着剤の調製を行った。本報では、
地下水を揚水後や表層水の処理を考慮し5価のヒ素を対象に
吸着実験を行った。FeOOH担持PAAクライオゲルの調製条件
が得られたクライオゲルと酸化水酸化鉄微粒子の構造におよ
ぼす影響とヒ素 (V)の吸着特性を明らかにした。

2.  実験
2.1  試薬
　アクリルアミド（AAm）、N,N-メチレンビス（アクリルアミ
ド）（MBAAm）、ペルオキソ二硫酸アンモニウム（APS）、N, N, N’, 
N’ -テトラメチルエチレンジアミン（TEMED）、塩化鉄（III）六水
和物、水酸化ナトリウム、及び炭酸ナトリウムは和光純薬工
業製を用いた。五価のヒ素標準溶液（100 mg/L）は独立行政法
人産業技術総合研究所から入手し、希釈して吸着実験に用い
た。

2.2  FeOOH 担持 PAA クライオゲルの調製
　1.0 mol/LのFeCl3水溶液と1.0 mol/LのNa2CO3水溶液を2:3
で混合し、生成した沈殿を3,000 rpm、10分間遠心分離して
回収し、上清を除き蒸留水を加え洗浄と遠心分離を2回繰り
返し、酸化水酸化鉄微粒子を得た。
　回収した酸化水酸化鉄微粒子の入った遠沈管に脱酸素蒸留
水を入れて分散させ、三角フラスコ内に沈殿と共に移した。
空になった遠沈管の重量を測定し酸化水酸化鉄微粒子の重量

を求めた。その中に、アクリルアミド（4 wt%）とビスアクリ
ルアミド（1 wt%）を加え、氷冷しながらマグネティックスター
ラーで1時間半攪拌した。モノマー類が完全に溶解後、窒素
封入を3分間行い、溶液中の酸素を除いた。その後、ペルオ
キソ二硫酸アンモニウム（0.5 wt%）を1 mLの脱酸素蒸留水で
溶解してモノマー溶液に加え、再び30分間撹拌した。その
後、氷で冷却ながらN, N, N’, N’ -テトラメチルエチレンジアミ
ン（0.12 wt%）を加え素早く混合し、–15 ℃の冷却恒温槽にセッ
トしておいた6 mLシリンジに5 mLずつ分注し、凍結・重合
を一晩行った。その後、シリンジを冷却恒温槽内から出し、
温水に浸漬してゲルを解凍させ、蒸留水と同じpHになるま
で洗浄しFeOOH担持PAAクライオゲルを得た。

2.3  重量分析によるクライオゲルの FeOOH 含有量測定
　調製したFeOOH担持PAAクライオゲルを凍結乾燥し、恒量
にした磁性るつぼに細かく刻んで入れ重量を測定した。ゲル
を入れたつぼをブンゼンバーナーで加熱し、クライオゲルが
分解し、FeOOH微粒子がFe2O3に変化するまで強熱した。デ
シケーター内で放冷後、生成したFe2O3の重量を測定し、次
式に基づきFeOOH重量に換算してクライオゲルのFeOOH含
有量を算出した。

FeOOH + H2O  →  Fe(OH)3

2Fe(OH)3  →  Fe2O3 + 2H2O

2.4  FeOOH 担持 PAA クライオゲルの観察および分析
　FeOOH担持PAAクライオゲルは、凍結乾燥後、走査型電子
顕微鏡 (SEM, SU-3500, Hitachi)により観察した。クライオゲル
中の鉄元素および吸着したヒ素元素の分布は、SU-3500のエ
ネルギー分散型X線分析 (EDX)のマッピングモードで分析し
た。クライオゲル壁内のFeOOH粒子の定性分析は、クライオ
ゲルを凍結乾燥後粉砕した試料をX線回折装置 (XRD, Xʼ Pert 

PRO, PANalytical)を用い、CuKα線 (L = 1.5405Å, 40 kV, 50 mA)
を照射し、2θ  = 10°から70°の連続スキャンで測定して行った。

2.5  As(V) の吸着
　As（V）の吸着実験はバッチ法とカラム法で行った。

2.5.1  バッチ法による吸着
　調製したFeOOH担持PAAクライオゲルをサンプル管に入
れ、NaOH水溶液でpHを調整したAs（V）水溶液を加え48時
間振とうして吸着を行った。溶液とクライオゲルを分離し、
水溶液中のAs（V）の濃度を ICP-AES（ICPS-8100, Shimadzu）
を用いて還元気化法により測定した。As（V）の吸着量は、物
質収支よりEq.（1）を用いて算出した。 また、100 mg/L以上
のAs（V）初濃度での吸着では、As（V）を吸着したクライオゲ
ルに100 mg/LのAs（V）水溶液を加えて吸着を繰り返し行い、
吸着量を求めた。

 
q = ×       

1  (CAs,aq,ini – CAs,aq) × Vaq 

Wdrygel WFeOOH 

[mg/g-g-FeOOH] 
  （1）
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2.5.2  カラム法による連続吸着
　調製したFeOOH担持PAAクライオゲルを凍結乾燥させた
ものを切り刻み、6 mLシリンジに詰め、マイクロチューブポ
ンプとフラクションコレクターを接続した。pHを調整した
As(V)水溶液をSV値が約4 h-1になるようにポンプで流通させ、
フラクションコレクターで10 mLずつ試験管に分注しながら
初濃度に達するまで流通させた。吸着後の溶液を適宜希釈し、
As(V)の濃度を ICP-AES（ICPS-8100, Shimadzu）で測定した。

3.  実験結果および考察
3.1  FeOOH 担持 PAA クライオゲルの形態
　FeOOH担持PAAクライオゲルの外観を図1(a)に、断面を (b)
に示す。外観および断面の写真から、クライオゲル全体が茶
褐色で均一に着色していることがわかる。このことから、ゲ
ル前駆体の水溶液にFeOOH微粒子を混合・分散させた状態
で凍結し重合・架橋することで、クライオゲル全体に粒子が
均一に担持できることがわかった。また、このクライオゲル
のSEM観察を図2(a)および (b)に示す。ゲル全体に連結した
大きな細孔を有する多孔質体であることがわかる。また、ク
ライオゲル細孔の表面に微粒子やそれらの凝集物は観察され
なかった。一方、クライオゲル壁内でFeOOH微粒子を調製
した場合は、クライオゲルの細孔表面に多数の微粒子や凝集

体が観察され、クライオゲル壁内だけでなくゲル細孔の表面
でも微粒子が生成した（Kurozumi et al., 2015）。この場合は、
吸着操作でゲル細孔壁の表面の微粒子が脱離し水相が懸濁す
ることが観察され、クライオゲル調製時に入念な洗浄操作が
必要であった。あらかじめ調製したFeOOH微粒子をモノマー
溶液に加えて分散させた状態でクライオゲルを調製する本方
法では、クライオゲル壁内部にのみFeOOH微粒子が担持され、
吸着操作での微粒子の漏洩は全く起こらなかった。
　As(V)の吸着を行った後のFeOOH担持PAAクライオゲルに
ついて鉄元素および吸着したヒ素元素の分布状態をEDXマッ
ピング分析した結果を図2(c)および (d)にそれぞれ示す。鉄元
素は、図2(b)の細孔壁の部分と同じ形状に分布しており、細
孔壁内に担持されていることがわかる。また、ヒ素元素の分
布は、鉄元素の分布と同じ位置に分布しており、As(V)はク
ライオゲル壁内に内包担持されたFeOOH微粒子によって吸
着されていると考えられる。

3.2  FeOOH 担持 PAA クライオゲルによる As(V) 吸着平衡
3.2.1  pH の影響
　As(V)水溶液の初濃度を変化させてFeOOH担持PAAクライ
オゲルによるAs(V)の吸着を行った。As(V)吸着量におよぼ
すpHの影響を図3に示す。As(V)初濃度が10 mg/Lの場合、
As(V)の吸着量は、pH10.5程度まではpHによらずほぼ一定で
あり、pH12付近では減少した。一方、As(V)初濃度が40 mg/
Lの場合、pH6以下ではAs(V)の吸着量はほぼ一定であったが、
pH6以上ではpHが高くなるに従い吸着量は大きく減少した。
このpHの影響は、他の鉄酸化物によるAs(V)吸着のpHの
影響と類似している（Ohe et al., 2007 and 2010; Yangita et al., 
2013）。鉄酸化物表面の等電点はpH6-7にあることが多い（Ohe 
et al., 2007 and 2010; Yangita et al., 2013）。またAs(V)はpH3-6
ではH2AsO4

–、pH8-11ではHAsO4
2–の化学種が多く存在する。

pHが6-7より高くなるに従い FeOOHの表面が負に帯電し、
FeOOH表面とH2AsO4

–およびHAsO4
2–との静電反発が起こり、

吸着量が減少したと考えられる。一方、As(V)初濃度が10 
mg/Lの場合はpH6-10.5の間でAs(V)の吸着量は低いもののほ
ぼ一定であった。また、pH4からpH10での吸着では、As(V)
の初濃度によらず、吸着前後で溶液のpHが大きく変化した。
これらのことから、As(V)の吸着は静電的な相互作用による

図2：FeOOH担持PAAクライオゲルのSEM観察 (a,b)、EDXマッ
ピング分析による鉄元素分布 (c)およびヒ素元素分布 (d)

(a) (b)

(c) (d)

(a) (b)

図1：FeOOH担持PAAクライオゲルの外観 (a)および断面 (b)

図3：FeOOH担持PAAクライオゲルによるヒ素吸着におよぼ
すpHの影響
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図4：FeOOH担持量の異なるPAAクライオゲルによるAs(V)
の吸着等温線
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吸着に加え、FeOOHの表面官能基とH2AsO4
–およびHAsO4

2–

との錯体形成による化学吸着（Yangita et al., 2013）やFeOOH
微粒子の再溶解と共沈殿の形成による除去（Tokoro, 2015）の
可能性が示唆される。また、FeOOH担持PAAクライオゲルに
高吸着量で吸着されたAs(V)を水酸化ナトリウム水溶液によ
る脱着を試みたが、吸着したAs(V)の10 %程度しか脱着でき
なかった。このことも、化学吸着や共沈殿形成を示唆してい
る。

3.2.2  FeOOH 担持量の As(V) 吸着への影響
　FeOOH微粒子担持量の異なるクライオゲル（Cryogel A-C）
を用いてのAs(V)の吸着を行った結果を表1に示す。FeOOH
担持量によらず、クライオゲルの乾燥重量当たりの吸着量
（q drygel）はほぼ同じとなり、FeOOH微粒子担持量当たりの吸
着量（q FeOOH）は、FeOOH含有量の低いクライオゲルの方が大
きくなった。As(V)はFeOOH微粒子に吸着されるため、クラ
イオゲル中のFeOOH微粒子の担持量が多いほどAs(V)の吸着
量は高くなると考えられるが、この結果は、クライオゲル壁
内でのFeOOH微粒子の担持状態により吸着特性が異なるこ
とを示唆している。FeOOH微粒子の調製時のFeCl3水溶液と
Na2CO3水溶液の濃度と体積比は一定に保ち、全体積を変えて
調製したため、ほぼ同じ粒径のFeOOH微粒子が調製されて
いると考えられる。一方、クライオゲル調製時のモノマー溶
液に加えたFeOOH微粒子の量が異なり、FeOOH微粒子の量
が少ない場合、ゲル内で均一に分散されFeOOH微粒子の凝
集が少なくなったため表面積が大きく、q FeOOHが高くなった
と考えられる。しかしながら、SEMによる担持状態の観察や
XRDによる結晶状態の分析等ではクライオゲルに担持された
FeOOH微粒子の凝集状態の差を明らかにすることが出来な
かった。

　FeOOH微粒子担持量の異なるCryogel AとCを用いてAs(V)
の吸着を行った場合の吸着等温線を図4に示す。As(V)が低濃
度からq FeOOHは高く、As(V)濃度の増加とともに緩やかに増加
し、さらにAs(V)濃度が高くなるとさらにq FeOOHが高くなり、
BET型の吸着等温線を示した。また、As(V)濃度が高濃度領域
までFeOOH微粒子の担持量が低いクライオゲルの方がq FeOOH

が高くなった。

3.2.3  As(V) 吸着におよぼす調製法の影響
　粒子添加法により調製したFeOOH微粒子担持クライオゲ
ル（Cryogel A）と含浸担持法で調製したFeOOH微粒子担持ク
ライオゲル（Kurozumi et al., 2015）を用いた場合のAs(V)の吸
着等温線を図5に示す。また、調製後にそのまま乾燥させた
FeOOH沈殿物のAs(V)の吸着等温線も図5に示した。FeOOH
沈殿物を用いた場合よりも、FeOOH微粒子をクライオゲルに
担持させた方がq FeOOHは高く、クライオゲル中のFeOOH微粒
子はAs(V)の吸着量が大きいことがわかった。また、粒子添
加法で調製したクライオゲルの方が含浸担持法で調製したも
のより吸着量が大きいことがわかった。
　調製方法によるAs(V)の吸着特性の違いを明らかにするた
め、粒子添加法および含浸担持法で調製したクライオゲル及
びFeOOH沈殿物のXRD測定を行った（図6）。含浸担持法で
調製したクライオゲルには比較的鋭い回折ピークが観察され
た。これらのピークはFeOOHと同定され、クライオゲル壁
内にFeOOHの結晶が形成されていることが確認できた（Kuro-
zumi et al., 2015）。FeOOH沈澱物も回折強度は弱く、幅広い
ピークではあるものの同じ位置にピークが観察され、結晶性
の低いFeOOHであると考えられる。一方、粒子添加法で調
製したクライオゲルの場合は、ピークが不明瞭で幅が広いこ
とから、担持されているFeOOH微粒子はアモルファス状態
であると考えられる。FeOOH沈澱物と調製法は同じであるこ
とから、沈殿形成直後はアモルファス状態であり、FeOOH沈
澱物の場合は乾燥過程で結晶化が進んだと考えられる。一方、
調製後直ちにクライオゲル内に担持させた場合はアモルファ
ス状態が保たれており、表面積が大きく、高い活性の表面官
能基が存在しているためAs(V)の吸着量が大きくなったと考
えられる。また、アモルファス状態のFeOOH微粒子は再溶
解も起こりやすいことが予想され、鉄イオンとAs(V)との共
沈殿の形成（Tokoro, 2015）も示唆される。
　粒子添加法で調製したクライオゲルのAs(V)吸着前後で
XRD測定を行った。吸着後、鋭いピークが観察されたが、こ
れらは吸着実験の緩衝溶液に含まれるNaNO3に由来するピー
クであった。他には明瞭なピークは観察されず、ピーク形状
にも吸着前後で大きな変化はなかった。このことから、As(V)
の吸着によりFeOOH微粒子の結晶状態の変化や新たな化合

表1：FeOOH微粒子担持量の異なるクライオゲルによるAs(V)の吸着結果

Cryogel C 0 [mg/L] C [mg/L] W drygel [g] W FeOOH [g/g] q drygel [mg/g] q FeOOH [mg/g]

A 72.37 33.55 0.0450 0.2373 12.94 54.53

B 74.26 33.51 0.0427 0.1553 14.31 92.17

C 74.26 32.80 0.0476 0.1309 13.06 99.79
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物の生成は見られず、アモルファス状態が保たれることがわ
かった。

3.2  FeOOH 担持クライオゲルのカラム連続 As(V) 吸着
　カラムに充填したCryogel AにpH 7、10 mg/LのAs(V)水溶
液を流通させてカラム連続吸着を行った。出口濃度と入り口
濃度の比（C/C 0）と流通量の関係を図7に示す。As(V)水溶液を
供給開始直後はカラム出口に全くAs(V)が検出されず、完全
にAs(V)を除去できた。クライオゲル吸着層の体積の約40倍
程度である100 mLを流通させたところでカラム出口にAs(V)
が検出された。その後、カラム出口のAs(V)濃度は、はじめ
急激に増加し次第に緩やかになり、供給濃度と同じとなった。
図7の破過曲線より求めたAs(V)の吸着量は53.5 mg/g-FeOOH

であった。この吸着量は図5のAs(V)平衡濃度10 mg/Lにお
ける平衡吸着量とほぼ同じであり、連続吸着でもクライオゲ
ル壁内のFeOOH微粒子は吸着平衡量までAs(V)を吸着するこ
とがわかった。これらの結果からクライオゲルに担持された
FeOOH微粒子によるAs(V)の吸着速度は当初早く、吸着等温
線の低濃度での高い吸着量に対応していると考えられる。ま
た、破過曲線が一様に増加せず段階的に高くなったことから、
As(V)のFeOOH微粒子への吸着が多段階で進行していること
が示唆される。今後、より詳細な吸着機構の検討が必要であ
る。

5.  まとめ
　FeOOH微粒子を添加して凍結・重合することにより
FeOOH微粒子担持PAAクライオゲルを調製した。FeOOH微
粒子担持PAAクライオゲルは、低濃度からヒ素を ,高い吸着
量で吸着することが出来た。PAAクライオゲルに担持した酸
化水酸化鉄微粒子はアモルファス状態で存在していることが
わかった。FeOOH微粒子担持PAAクライオゲルをカラムに充
填し連続吸着も行えることが示された。PAAクライオゲル内
のFeOOH微粒子へのAs(V)の吸着は、化学吸着および共沈殿
形成が示唆された。PAAクライオゲルは乾燥させると大幅な
減容化が可能であることから、本吸着剤の使用後の保管、管
理型埋立処分場での処理やセメントによる固化処分において
利点を有すると考えられる。また、クライオゲルの多孔質構
造は細胞や微生物の培養担体（Vishnoi and Kumar, 2013; Plieva 
et al., 2008）としても優れていることから、吸着したヒ素の微
生物による無害化処理（宮武･林， 2009）も考えられる。
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