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第１章 緒言 

1.1 要旨 

 

過去に米国で発生した兵器開発施設での地下タンクからのウラン漏洩事故は、地

下水及び河川水を深刻なレベルで汚染した。今後のウラン廃棄物の埋設処分におい

ては公衆被ばく評価を事前に行う必要があるが、その中でも国内の年間公衆自然被

ばく線量の約 1/4をそれぞれ占める、水産物摂取経路におけるポロニウムと、吸入被

ばく経路におけるラドン子孫核種が重要である。これらウランの子孫核種はウラン

に比べ半減期が短いため、親核種であるウランの処分場から陸域環境水への移行・伝

播が核燃料使用・加工施設等からのウラン廃棄物による影響の長期評価では重要と

なる。そこで、ウランが河川・湖沼の陸水中で取る化学種と、溶存濃度の理解のため、

本論文では環境水中溶存ウラン濃度変動要因の解明と評価モデルの開発を目標とす

る。 

第 1 章では広範な文献調査により溶存ウランの酸化数及び化学種を規定する要因

と、その動態を評価するためのモデルについての既往研究の到達点を以下のとおり

取りまとめた。溶存ウランの動態は、酸化還元電位、pH及び共存する元素により影

響され、中でも炭酸、リン酸等との錯体形成、水酸化鉄による吸着、硫酸の影響、及

び腐植酸吸着が主要な化学過程として働き、大気開放された環境水中では全ウラン

中の 9割に近い主要部としてウラニル三炭酸錯体とそのカルシウム塩で構成される。

また、濃度評価のための数値モデルとして、現行の低レベル放射性廃棄物埋設施設の

安全評価で使用されている簡略であるが使用実績のある固定値の分配係数を用いた

モデルの他、水酸化鉄や鉱物表面での錯体形成を考慮したモデル、及び地球化学デー

タベースによる化学平衡と移流分散を考慮したモデルの先行研究が行われてきた。

しかし、固定値の分配係数を用いたモデルは pH等の化学平衡定数を変化させる環境

条件変動が大きい場合には適切ではない。また、化学平衡を前提とするモデルは、表

面吸着鉱物サイトの種類と表面積の推定が測定値の再現性に影響しており、対象鉱

物の同定が不確実である場合には適切ではなく、また、吸脱着過程が必ずしも平衡に

達していない可能性がある。そのため本研究では、吸脱着量が陽イオン交換容量 

(CEC)に従う仮定を置くことによって、表面吸着鉱物サイトの種類と表面積の情報が

不確実の場合の影響の低減を試みることが適切と考えた。また、吸脱着過程について

平衡状態と速度論とを組み合わせたモデルを検討した。大気開放された環境水中の

ウラン化学種の主要部として、ウラニル三炭酸錯体とそのカルシウム塩のみを抽出

し、吸脱着過程を全て可逆的、電気的なものと仮定して、その溶存濃度と吸脱着過程

を酸化還元電位、pH、アルカリ度、カルシウム濃度及び CECという測定可能な物理

量で定める半経験的なモデルを提案した。検討するモデルの性能目標として、ウラン

廃棄物処分場からの公共水域への影響を事前評価するために、環境水域中の溶存ウ
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ランの濃度変化を、測定値に対する数値モデルによる再現値が相対標準偏差で 10 ％

以下となることを以て、再現性の目標値とした。 

 

第２章では、数値モデルの構成を検討し、実験室規模での溶存ウラン濃度試験の事

例を再現できる数値モデルの開発を試み、検証のために、先行研究による実際の野外

の環境水域の溶存ウラン測定結果を報告した公開論文であるハンフォード第 300 地

域汚染土壌サンプルを用いたリン酸処理カラム実験の公開データを対象として、開

発したモデルと既存の地球化学コード PHREEQC ver.3を組み合わせたモデル体系で、

カラム試験流出水中の溶存ウラン濃度推移の再現を行った。その結果、カラム試験に

おける溶存ウランの化学種はウラニル三炭酸及びそのカルシウム塩で主要部を成す

というモデルは実測値に対し高い再現性を示した。また、溶存濃度の増減は、まずカ

ラム土壌間隙水の流水領域におけるウランの初期量で初期濃度が定まり、次に投入

水の流入破過により希釈される。次に pH 減少及びウラニルと水素イオンのイオン

交換平衡の移動により濃度減少した後、投入水に直接接しない滞水領域と流動領域

の拡散による混合がウランのリザーバーとなって流水停止後のウラン濃度を上昇さ

せ、CEC がウランの吸着によって滞水領域からのウラン供給とバランスすることが

モデルを通じた分析から考察された。このように、イオン交換と滞水領域モデル 

(Saito 2021モデル)は、カラム試験から類推できる不飽和帯水層中の溶存ウランの数

値モデルとして濃度再現と機構解明への適用性を示した。 

 

第 3 章では、実際の野外の環境水域における溶存ウラン濃度の季節変動に関する

測定結果を再現対象とした。琵琶湖水中溶存ウラン濃度の変動メカニズムが未解明

な成層期について、前章で検証した Saito 2021モデルを適用した。溶存ウランの化学

種としては、ウラニル三炭酸錯体とそのカルシウム塩を主要部として評価し、溶存ウ

ラン化学種の固体相との相互作用について、水素－ウラニル間のイオン交換モデル

を採用することで、溶存ウラン濃度を簡単な式で近似するとともに、近似式を構成す

る平衡反応を同定し、それぞれの寄与の比較を試みた。この結果、pHの季節変動に

よって溶存ウラン濃度の季節変動が起きていることを明らかにした。さらに、溶存ウ

ラン濃度実測値のピークに見られる pH 実測値ピークに対する 1 ヶ月の遅れはウラ

ニルの土壌表面からの脱離及び吸着に緩和時間があるため水素イオンとの平衡に達

しないと考え、その機構について、CEC 当たりの吸着ウラン濃度平衡過程の緩和時

間が一日を超えるときは平衡濃度に到達せず、一日で可能な脱離あるいは吸着の限

界を 1 次速度反応の比例係数で設定したモデル(1 次速度反応移行モデル)を考案し

た。そのモデルの最も再現性を高める上限値及び下限値を測定期間を通じた定数と

して探索したところ、溶存ウラン濃度ピークの pHピークからの約 1ヶ月の遅延の再

現に成功した。溶存ウラン濃度測定値と 1 次速度反応移行モデルの計算値との相対
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標準偏差は 1.6 %であり 10 %以下の目標を満たした。 

 

以上の結果、本研究の目標である、再現性の高いモデルの開発は達成され、モデル

の活用により、溶存ウランの増減過程と要因を分析することに利用できるという成

果を得た。本研究で提案された半経験的溶存ウラン濃度評価モデルを用いて一般的

な水質・土壌観測値と、汚染源ウラン濃度情報に基づき、これらは地表近くのウラン

廃棄物処分場の事前評価や、地上保管施設からの漏洩時の環境影響評価に利用する

ことができ、事故想定の影響評価にも活用できる。 

 

 

1.2 研究の経緯 

ウランは核燃料の主原料であるため、研究施設や核燃料の加工施設から発生する

ウランを含む廃棄物は多く、原子力並びに放射線研究施設等から発生する放射性廃

棄物、いわゆる研究施設等廃棄物の中で多くを占める。その一方、多様な溶存形態

と表面錯体の形成を行う性質を持つ。河川水等の一般的な環境水域でどのような溶

存濃度を示すかについての安全評価は、地表から地下数 mまでの浅地中への埋設処

分の可能な濃度を定めた規制 (国立印刷局, 2021)の考え方を示した報告書を例に取

れば、処分場モデルと廃棄体層、帯水層等の核種移行経路について、透水率、空隙

率、地下水位及び帯水層流量を規定したモデルに対して、公共河川までの距離を指

定した移流分散方程式によって評価されてきた(原子力安全委員会, 2007)、(武田他, 

2011)。このとき、もっとも感受性の大きいパラメータとしては、核種移行時間の遅

延倍率に読み替えることができる収着分配係数が挙げられるが、この値は特にウラ

ンにおいては、多くの条件により変動することが分かっている。ウランの収着分配

係数の測定例は多いが、その値は幅広く、IAEAでは 2×101から 1×103 L∙kg−1が報告

されている(IAEA, 1994)。これは、収着分配係数が鉱物相や粒径等の土壌種別、共存

する溶存元素濃度、特に pH 等により大きく変化するためである(石井他, 2001)。こ

れに対し、ウラン廃棄物埋設処分場の立地環境における地質環境や水理は未確定で

あり、一般的、平均的に仮定せざるを得ないことが不確実性を高めている。また、

これまでは溶存するウランがどのような化学形態を取るのかは安全評価に反映され

ていなかった。 

 

かつての兵器開発時代の米国等では、ウラン汚染の影響で河川等が汚染する事例

があった。ハンフォード・サイトは核爆弾用プルトニウム生産のために 1943 年に設

立され、９基の原子炉と 5基の再処理工場によるプルトニウム製造が行われた結果、

216,000 m3 のスラッジと液体放射性廃棄物を発生した。これらは地下タンクに貯蔵

されたが、数十年以上にわたって地下へ漏洩し、ハンフォード・サイトの土壌と地
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下水、敷地内を流れるコロンビア川を汚染した。現在も米国環境基準値 3×10−2 mg L−1

を上回るウラン濃度を低減するための環境回復措置が行われている。ハンフォード・

サイト修復の年間予算は 2020 年は年間 25 億ドル(2500 億円)であり、サイト修復

の推定総コストは 3,200 ～ 6,800 億ドル(32 兆円~68 兆円)である(Onishi and Triplet, 

2020)。このようなことが二度と起きないように、国内でのウラン廃棄物処分施設の

安全評価においては、溶存ウランの濃度決定の仕組みについて理解し管理する必要

がある。 

 

このため、まずは環境中に含まれるウランの生活圏移行及び人体への摂取もしく

は曝露経路について確認する。国内の土壌中に含まれるウランは平均 1.41 ppmであ

り(AIST, 2004)、これらのウランが人体に放射線被ばくを与える経路には、大きく分

けて、ウランを含む土壌からのガンマ線及び皮膚接触等による外部被ばくと、農産

物、畜産物、水産物、飲料水摂取及び放射性ガス吸入による内部被ばくがある。自

然放射線による年間被ばく量の約 2 mSv のうち、約半分が 238U とその子孫核種(ウ

ラン系列核種)が寄与しており、地面からのガンマ線による外部被ばく 0.07 mSv、土

壌中のウランの放射壊変によって発生する子孫核種である気体状の放射性 222Rn を

吸入することによる内部被ばく(主に 218Po及び 214Poの α線を放出する 222Rn短半減

期子孫核種による被ばく)が 0.54 mSv、魚介・海藻類に含まれるウラン子孫核種 210Po

摂取による内部被ばくが 0.64 mSvを占める(下他, 2014)。この他、ウランの化学的影

響が腎臓に与える影響を考慮して、公共水域に対しての暫定基準値が 2×10−3 mg L−1

とされている(環境省水・大気環境局長 2020)。以上の通り、ウラン処分に伴う健康

影響としては、地中に埋設されたウランからの子孫核種のラドン吸入、水産物から

のポロニウム摂取並びに腎臓毒性重金属としてのウランの摂取が挙げられる。しか

しながら、222Rnの半減期が約 4日、210Poの半減期が約 4.5ヶ月であることから、被

ばく影響を直接与える子孫核種は単独では親核種と比較して長距離を移動できない。

公衆の生活圏までの移行の主体となる核種(元素)は、ラドンやポロニウムではなく、

主として親核種であるウランである。 

 

ハンフォード・サイトにおけるウラン汚染の主な環境回復対象がコロンビア川隣

接区域と汚染移行経路となった河川接続地下水系であったこと(DOE, 2013)、また、

核種は異なるが、福島における放射性セシウムの環境動態研究結果(鶴田他, 2017)に

よれば、放射性セシウムの土壌深度方向への移行はごく少なく、河川を通じての海

域へ移行するか、氾濫により河川敷を汚染する、もしくはダム湖に留まったとの報

告がある。これらの先行研究から、ウランを浅い地中に埋設した際の公衆生活圏へ

の移行経路は、地下水、河川水、および湖水による飲用摂取、水産物摂取、灌漑水

利用による農畜産物摂取、または河川・湖水の汚染土壌からの気体状放射性 222Rnの
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吸入であると考えられる。いずれの経路にせよ、発生源となるウラン量から、河川

や湖などの環境中の濃度を定める現象の理解と評価方法を、科学的な裏付けに基づ

き提供する必要がある。 

 

1.2 溶存ウラン化学種を決める要因についての先行研究 

1.2.1 溶存イオンとイオンポテンシャル 

ある元素の溶存イオンの安定性の尺度として、海洋における平均滞留時間があ

る。定義は複数あり、海中の溶存元素量を年間堆積量で割ったものと、海水域から

河川等へ出て行く量で割ったものがある。これら平均滞留時間が長い元素は、イオ

ンポテンシャルに特徴がある。イオンポテンシャルとは水中のイオンが水分子を

引きつける力であり、イオン電荷の絶対値に比例しイオン半径に反比例する。この

値が 3 未満の元素は単体で水に溶けやすい。この値が 8 より高い場合には水和分

子の水素イオンを分離してオキシアニオンが形成されやすい。このため平均滞留

時間の長い元素ではイオンポテンシャルはほぼすべて 3 未満または 8 超であり、

そのほとんどにおいて主要溶存化学種は単離のイオン(水和イオン)またはオキシ

アニオンを基礎としたものである。ウランのイオンポテンシャルは 3 から 8 の範

囲にあるため、単離イオンもオキシアニオンも不安定とされる。にもかかわらず溶

存ウランが安定に存在するのは、単離イオンでもオキシアニオンでもなく、主要溶

存化学種が炭酸錯体 UO2(CO3)3
4−及びそのカルシウム錯体であるためとされる。こ

の類型を持つ元素は少ない (西村, 2003)。 

 

1.2.2 溶存ウランへの酸化数及び共存元素の影響 

U(VI)は一般に U(IV)より溶存しやすく、U(IV)は沈殿し鉱物相を取りやすいとさ

れる(Salah and Wang, 2014)。ウラン鉱石の主な鉱物は、ピッチブレンド(歴青ウラン

鉱)や閃ウラン鉱として知られるウラニナイト(UO2)である。このほか、カルノー石 

(K2(UO2)2(VO4)2 3 H2O), オートナイト(燐灰ウラン鉱) Ca(UO2)2(PO4)2∙10-12 H2O),ウ

ラノフェン (Ca(UO2)2(SiO3OH)2∙5 H2O)など多くの鉱物でウラニル化することが知

られている。U(VI)相の溶解度は、炭酸水素塩の存在下、特に pH5.5以上において

増加する。一方、U(IV)は環境 pH範囲内とされる pH 6から pH 9においてはほと

んど溶解しないとも報告される(Langmuir, 1978、Salah and Wang, 2014)。しかしな

がら、U(IV)はコロイド相を作ることが多く報告されている。非対称フローフィー

ルドフロー分画(As-FrFFF)に基づく観測ではフミン酸とのコロイドが土壌浸出液

中のウラン移動の 1％を担うと報告されており(Celine et al. 2009)、U(IV)のケイ酸
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コロイドが環境水の pHに近い中性から弱アルカリ性域で、炭酸塩共存下でも観測

された(Dreissig et al. 2011)。このことから、水環境におけるウランの挙動として、

U(IV)-ケイ酸コロイドが無酸素水中でのウランの移行に影響を与える可能性があ

る。 

 

最も生成しやすいウラニル-炭酸塩は、UO2(CO3)3
4−であり、CaUO2(CO3)3

2−および

Ca2UO2(CO3)3は、溶液に有意な Ca2+陽イオンがあれば生成するとされる (Banning 

et al. 2013; Dong and Brooks, 2006; Elless and Lee, 1998; Langmuir, 1978)。 中でも Dong 

and Brooks,(2006)は、アルカリ土類金属(M: Mg2+, Ca2+, Sr2+, Ba2+)とウラニル及び炭

酸塩の三元錯体(MUO2(CO3)3 2−, M2UO2(CO3)3)の錯形成反応に係る平衡定数を、大

気中 CO2との平衡下において一定のイオン強度(0.1 mol/L NaNO3)において金属濃

度を変化させてアニオン交換法により決定した。その実験結果の信頼度を認めて、

OECD/NEA (Guillaumont et al. 2003), PSI / Nagra (Thoenen et al. 2014), JAEA (Kitamura, 

2019) 等の多くの原子力機関の公開地球化学データベースが Dong and Brooks, 

(2006) の錯形成反応を採用した。これらの種が形成されることは、溶存 CO2が溶

存ウランの溶解度に対して、pH と同様に大きな影響を与えることを示している 

(Zhou and Gu, 2005)。 

 

図 1.1に、小林(1960)による日本の河川の平均水質(表 1.1)との共存溶液中のU(VI)

の化学種割合を JAEA-TDB (Kitamura, 2019)に基づき PHREEQC v.3 (Parkhurst and 

Appelo, 2003)によって計算し、pHによる変化として図示した (図示に PHREEPLOT 

(Kinniburgh and Cooper, 2011) を使用した)。これによれば、pH 7.5より大きな pHで

は CaUO2(CO3)3
2−が主要な溶存ウラン化学種となっている。 

 

表 1.1 日本の河川の平均水質(小林, 1960) 

 

元素  濃度 (mg L−1) 

Ca  8.8 

Mg  1.9 

Na  6.7 

K  1.19 

C (HCO3
−) 31 

S (SO4
2−) 10.6 

Cl  5.8 

Si (SiO2) 19 

Fe  0.24 

PO4  0.02 

N (NO3
−) 0.26 

N (NH4
+) 0.05 
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図 1.1 国内河川平均水質におけるウラン溶存核種の割合 

(PHREEQC化学平衡評価) 

 

ウラニルリン酸塩は、ウラニルイオンに対して 炭酸存在下では溶存三炭酸ウラ

ニルと競合し、固体相ではケイ酸塩よりも溶解度が低く溶けにくい(Cumberland et 

al. 2016)。リン酸塩は主たるウラン鉱物を構成する燐灰ウラン鉱(Ca(UO2)2(PO4)2∙10-

12H2O)の成分として、閃ウラン鉱 (UO2)やコフィナイト(USiO4)、カルノー石 

(K2(UO2)2(VO4)2 ∙3 H2O)とともにウラン鉱石の形成に寄与している。燐灰ウラン鉱

はその他の主要なウラン鉱物の中で、U(IV)ではなく U(VI)で構成されている。地

下水中にリン酸塩鉱物が存在するとウランの移動度が低下することが報告されて

いる (Buck et al. 1996; Pinto et al. 2012; Wellman et al. 2012) ことから、ウラニルリ

ン酸塩の溶解度が低いことを利用して、様々なリン酸塩ベースの化合物がウラン

捕獲用の液化剤として利用されている。Vazquez et al. (2007)は、ウランを含むリン

酸塩の溶解度の pH依存性を見出し、固相および各 pHにおける溶液中のリン酸塩

またはポリリン酸塩とウランの会合状態を拡張X線吸収微細構造分析 (EXAFS)か

ら決定した結果、pH 6 未満では不溶性のウランを含むリン酸塩錯体が形成される

こと、pH 6 以上では、ウランのリン酸塩の形成よりも水酸化ウランの沈殿が優勢

となったと報告している。 

 

硫酸ウラニルは、UO2SO4 および UO2(SO4)2+ 錯体として、鉱山廃水による酸性

化が起きた環境下で広範囲に分布する(Tokunaga et al. 2004)ことから、鉱害発生時

におけるウランの移動性に大きな役割を果たしていることが想定される 
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(Langmuir, 1978; Zammit et al. 2014; Brugger et al. 2003; Vodyanitskii, 2011)。但し、硫

酸錯体は主として低い pHで形成されることから、廃棄物処分においては硫化物の

不溶化措置による溶存硫化物の低減や、硫酸塩その他の強酸の中和処理による低

い pH環境の防止により、ウラン硫酸錯体の形成を避けることが重要と考えられて

いる。 

 

1.2.3 溶存ウランへの鉄表面吸着の影響 

鉄はウラニルに表面吸着と酸化還元を通じて影響を与える (Cheng et al. 2004; 

Cheng et al. 2006; Cheng et al. 2007; Du et al. 2011; Ginder-Vogel et al. 2010; Jang et al. 

2008; Latta et al. 2012; Liger et al. 1999; O'Loughlin et al. 2003; Waite et al. 1994)。まず

鉄鉱物表面へのウランの吸着は、pH とイオン強度に依存する(Behrends et al. 2012; 

Duff et al. 2002; Stewart et al. 2011; Zhao et al. 2012)。フェリハイドライトへの U(IV)

表面吸着は、pH 5-8 で炭酸イオンと競合したコロイド状からより強い結合にシフ

トすると報告されており(Ulrich et al. 2006)、U(VI)のヘマタイト(Fe(III)酸化物)への

吸着は pH 6.0で極大とされる(Zhao et al. 2012)。また、炭酸やカルシウムと共存す

る系では、鉱物表面に吸着しにくいことが報告されている(Villalobos et al. 2001)。

一方、酸化還元については、U(VI) から U(IV) へのウランの還元は、Fe(II) が

Fe(III) に同時に酸化され、かつ鉄酸化が過剰に起こることから吸着したフェリハ

イドライトが還元剤として機能することが示唆されている (Boland et al. 2014)。

Wilkins et al. (2006)は、ウラン汚染地で電子供与体として有機化合物（短鎖脂肪酸

など）を添加することで、鉄（III）還元バクテリアを刺激し、U（IV）が不溶性鉱

物であるウラニナイドとして沈殿することから、U(VI)の還元剤として Fe(II) が機

能すると示唆している。一方、還元剤として鉄を利用した不溶化処理された U(VI)

は、酸素及び硝酸の存在下で再溶解するとの報告がある(Moon et al. 2007)。他の研

究では、微生物によって還元された U(IV)が、Fe(III)の存在下で再酸化することが

観察されている(Sani et al. 2005;Wan et al. 2005)。SO4 2−が存在すると、黄鉄鉱が生

成され、酸性環境だけでなく中性環境下においても好気性微生物の活動が黄鉄鉱

に鉄酸化物皮膜を作る報告がなされている(Percak-Dennett et al. 2013)。 

 

1.2.4 溶存ウランへのフミン酸、フルボ酸の影響 

ウランの溶存濃度を支配する要素には、共存元素の他に植物由来のフミン酸(酸性溶

液中で沈殿)とフルボ酸(同溶液中で可溶)の影響がある。ウラニル UO2
2+は環境中の溶

存有機物(Dissolved Organic Matter; DOM)と錯体を形成する。DOMはカルボキシル基、

フェノール水酸基などをもち、これらがウラニルと結合して溶存性の錯体が形成さ

れる。弱酸性から中性の水域では、河川では溶存ウラン濃度と溶存有機炭素濃度とに
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正の相関が見られた(Viers et al. 1997; Dupré et al. 1999)。このことから溶存ウランは主

に有機錯体として存在すると考えられている。一方、Lenhart et al. (2000) はスワニー

川のフミン酸、フルボ酸、ウラン(VI)の結合について、pH値 4.0と 5.0でイオン交換

法を用いて、ウラニル-クエン酸錯体の結合定数を測定してクエン酸による既存デー

タとの比較を行った。フミン酸とフルボ酸はともにウラン(VI)と強く結合する一方、

ウランのフミン酸、フルボ酸錯体と溶存ウラン濃度の比率には pH依存性がある結果

が示された。Semião et al.(2010)の実験において、中性からアルカリ性の水域では、溶

存ウランに占めるウラニル－フミン酸錯体の割合はアルカリ性領域で急減し、pH 10

ではほぼ 0 %となると報告されている(図 1.2)。地下水においても、流域に炭酸塩岩

が存在し pH が 7−8 となる場合にはカルシウム－ウラニル－炭酸錯体の存在割合が

増加するため、有機錯体の重要性は pHが高い環境では低下すると考えられる。 

 

 

図 1.2 Semião et al. (2010)によるフミン酸へのウラン吸着量の pH依存性 

ウラン UO2(NO3)2(供給時間 5 h, 供給濃度 0.5 mgU/L)の各 pH下のフミン酸透過濃度  

 

1.3 ウランの環境移行モデルを構築する試みについての先行研究 

ウランの環境移行モデルを構築する試みについては、従来浅地中処分場の安全評

価に適用されている移流分散方程式に収着分配定数を考慮した等温式(Kd)モデル(武

田他, 2011)がある。この他、化学的な影響をより詳細に考慮したモデルとして、化学

平衡の成立を前提とし、溶存元素に対する吸脱着、錯体形成を化学的に詳細化した

表面錯体モデル(SCM)と、移流分散式と化学平衡式を連立させて解く反応性移行モ

デル(RTM)の 2つのモデリングアプローチが存在する(Cumberland et al. 2016)。Kdモ

デルは、pHとイオン強度の定常状態における平衡状態での核種移行の結果を予測す

るために適用されてきた。SCMは、鉄酸化物へのウランのような吸着効果や、鉄酸

化物の他の表面(例えばシリカ)への吸着やウランへの有機物のような共収着効果を

定量的に説明した。(Waite et al. 2000; Waite et al. 1994) 一方、RTMは地下深部あるい
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は地下システムの水理と地球化学的反応とを同時に満たすためのモデルである。以

下の 3つの要素から構成される．(a) 各元素の移流分散方程式、(b)質量作用の法則、

(c)ウランに対する吸脱着モデルである。 

 

De Windt et al. (2003) は、PHREEQC ver. 2 (Parkhurst and Appelo, 1999) の他、

CASTEM (CEA, 1999), CHEMTRAP (Lucille et al. 2000), HYTEC (van der Lee and De 

Windt, 2001) など、異なる反応移行コードを用いて、相互比較した。実施比較するベ

ンチマーク計算には、ウラン濃縮帯に浸透し、ウランを溶存した汚染水の浸出過程

と、廃棄物貯蔵処分における使用済燃料の酸化溶解過程が選ばれた。比較結果を図

1.3に示すが、両ケースとも RTMモデル間の差はほとんど無いことが分かった。対

象とする流れ場を 1次元と 2次元に分けても、ウラン沈殿の形成について平衡、速

度論、沈殿形成禁止の 3つのケース分けをしても、それぞれのケースで RTMコード

間では評価結果はほぼ一致していた。 

  



14 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(a1) ベンチマーク 1模式図：  (a2) ベンチマーク 2模式図：  

雨水浸透によるウラン濃縮帯の浸出 酸化的条件下の廃棄物貯蔵処分における 

使用済燃料の溶解 

 

 

 

 

 

 

 

(b) ベンチマーク 1計算結果(中段左右図)：1次元流体でのウラン濃度深度分布コード比較 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(c) ベンチマーク 2計算結果： 

100年後の垂直断面の鉱物組成の変遷(左) 底部の pHと溶存ウラン濃度の時間発展(右) 

 

図 1.3 De Windt et al. 2003による各 RTMコードのベンチマーク計算比較 
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一方、SCMコードの相互比較について、Yabusaki et al. (2008)は、Kdモデル、SCM

モデル及び RTMモデルの比較研究を報告した。米国ハンフォード・サイトは、プル

トニウム生産用原子炉 9基のある第 100地区、高レベル汚染水タンク等のある中央

台地を含む第 200 地区、そして、コロンビア川に隣接し、燃料加工施設、原子力研

究開発施設、関連する固形・液体廃棄物処分場があり、地下水と土壌が汚染されて

いる第 300地区で構成されている。Yabusaki et al. (2008) は、第 300地区のウラン汚

染水の移流拡散シミュレーションに焦点を当て、公共水域にウランが到達する年代

の予測結果にモデル間の差異が存在すると述べている。ウラン汚染地帯からの二次

元移行の場合、Qafoku et al. (2005) の、第 300地区の堆積物に対するカラム実験で観

測された速度制限された吸脱着を説明するために開発されたモデルでは、Kd モデル

よりも 5年以上早くウランが河川に到着する評価結果を得た。Yabusaki et al. (2008)

は、速度制限された吸脱着過程と多成分を考慮した表面錯体形成過程の両方が、ウ

ランの挙動モデルにおいて考慮されなければならないと結んでいる。 

これらのモデルが溶存ウランの移行に適用され、実測値と比較された研究事例に

ついて示す。Hennig and Kühn (2021)によるモデル化された間隙水プロファイルに基

づくウランの移動に対する濃度勾配の影響の定量化、Johnson et al. (2022)によるウラ

ン工場跡地における RTM パラメータを決定するためのカラム試験と地球化学モデ

リング、その理論的基盤となった Davis et al. (2004)の帯水層堆積物への U(VI)吸着を

pH、U(VI)と溶存炭酸濃度の関数とするためのバッチ実験による検討が挙げられる。

中でも Davis et al. (2004)は Kohler et al. (2004)の石英三重層モデル、Pabalan et al. (1998)

のモンモリロナイト二重層モデル Waite et al. (1994)のフェリハイドライト二重層モ

デル、Villalobos et al. (2001)のゲーサイト三重層モデルの先行研究データから U(VI)

吸着の公開モデルを適用し、鉄、アルミニウム、ケイ素をおよそ等量ずつ含む帯水

層中土壌サンプルを用いて、炭酸ガス圧を変えながら U(VI)吸着測定実験を行った

結果と、各モデルによる予測と比較した(図 1.4)が、表面吸着可能な官能基の割合と

種類，鉱物と水の界面電場，及び主要イオンの表面反応などの不確実な知識によっ

て，モデルを直接適用する際に誤差が生じることを示唆した。一方、半経験的表面

錯体モデリングは溶存ウラン濃度実測値を良く再現した。Davis and Curtis (2003)で

は、a)水酸基の総サイト密度 3.84 µmol m−2を仮定し、b) U(VI)濃度による吸着の変化

を考慮し、少なくとも 2種類のサイト(強および弱)が表面上に存在すると仮定し、c) 

実験データを記述するために 3 種類以下の U(VI)表面反応を使用するというもので

あった。Coutelot et al. (2018) は Davisらのモデルをさらに進め、サバンナリバーサ

イトの不飽和帯水層堆積物の pH (3-10) の関数としてウラン U(VI) 吸着の粘土鉱物

画分は大部分がカオリナイトとゲータイトからなることを測定し、可変電荷サイト

上の鉱物エッジサイト二座 U(VI)錯体モデルを用いて、二元系吸着剤と現地沈殿物
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への U(VI)吸着量を単純な成分加法で予測し、純鉱物系で得られたものと比較して

統計的に同程度に測定データを再現した。 

しかしこれらの例は、小規模な実験室内での実験と測定に対しての数値モデルの

適用研究であり、ウラン廃棄物の処分場安全評価に適用するための、実際の野外の

環境水域における溶存ウランの変動現象に対する数 10 kmの規模の測定結果に対す

る数値モデルによる再現評価の先行研究は見いだせなかった。 

 

(a) Kohler et al. (2004) の石英三重層モデル  (b) Pabalan et al. (1998)のモンモ 

リロナイト二重層モデル 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

(c) Waite et al. (1994)の水酸化鉄フェリハイドライト    (d) Villalobos et al. (2001) 

二重層モデル         ゲーサイト三重層モデル 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 1.4 土壌鉱物及び水酸化鉄の表面錯体形成モデルによる帯水層土壌の 

分配係数予測結果 (Davis et al. 2004) 

 

黒の丸、三角、四角及び菱形の点はコロラド州ナチュリタのウラン汚染地域の帯

水層土壌による吸着実験の測定値で、(a)~(d)共通の値。白抜きの線で結ばれた点

は(a)~(d)各モデルの計算値であり、同一形状の黒の点の測定値の予測値である。  
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1.4 研究目的 

以上のとおり、溶存ウラン濃度評価のための数値モデルとして、Kdモデル、SCM、

及び RTMの概要と先行研究事例をレビューし、結論として、速度制限された物質移

動と多成分表面錯体形成過程の両方が数値モデルに必要と理解した。両者を統括し

たモデルを検討するためには、対象環境に対して考慮すべき SCM による錯体形成

過程を内部機能として付加しつつ、速度制限された物質移動と、流体力学的なマス

バランス過程を統合しやすい RTMを選び、これらを用いた測定可能な物理量で定ま

る半経験的なモデルを提案することを目標と定めた。 

 

半経験的モデルの基盤となる RTMと、具体的な錯体形成過程等として考慮すべ

き SCM を次章で検討し、再現対象とする実際の野外の環境水域における溶存ウラ

ン測定結果を公開した先行研究との比較を行って検証を実施することとする。提案

する半経験的モデルの性能目標として、ウラン廃棄物処分場からの公共水域への影

響を事前評価するために、環境水域中の溶存ウランの濃度変化を、測定値に対する

数値モデルによる再現値が相対標準偏差で 10 ％以下となることを以て、再現性の

目標値として設定することとする。ここで目標値設定の根拠について述べる。まず

必要性については、原子炉等規制法施設からの資材等を規制除外する際の審査基準

等の不確かさの基準として規定される 95％信頼度を目標とする場合、誤差許容範囲

は相対標準偏差に対して 1.96 倍であり、少なくとも相対標準偏差を 25 ％未満にし

なければ許容誤差の上限が測定値の半値を超える。なお、本研究のモデルでは種々

の物理的な作用を単純化したことにより、現実の系の時間幅や空間幅の小さい変動

を緩和し、平均化していると思われ、条件を緩めないこととする。十分性について

は、廃棄物受入れや規制除外対象物の放射能濃度分布の均一性の基準などで、サン

プリング時に許容される変動幅は 10 ％であり、安全評価実施時の入力データにつ

いても 10 ％の汚染源ウラン濃度を含めた誤差は考慮すべきである。このことから、

10 ％を下回る数理モデル精度は十分と評価できる。 

 

再現対象とする実際の野外の環境水域における溶存ウランの大きな変動現象に

対する数 10 kmの規模の測定結果としては、Mochizuki et al. (2016)の琵琶湖水中溶

存ウランの２年間にわたる測定が精度の高いデータを提供しており、再現対象と

して選択することとする。今回再現対象としたMochizuki et al. (2016)の琵琶湖水中

溶存ウランの系では、pH 域は 7 から 10 であり、腐植酸による吸着影響は少ない

と考えられるため、再現に用いる SCMとしては考慮から外すこととした。 

 

トレンチ処分やピット処分等、地下数ｍ深度の浅地中埋設処分施設における放
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射性廃棄物の法令上の濃度上限値は、放射性物質の収着分配係数を固定値で評価

した移流分散方程式に基づく安全評価を技術的な根拠としており、従来の埋設事

業許可申請もこれに準じた評価を行っている。このため複雑な溶存化学種と、幅広

い収着分配係数を持つウランの移行についても原則として化学種は考慮されてお

らず、安全確保のためには可能な限り保守的な収着分配係数を設定することで対

処している。 

これに対し、当該研究では収着分配係数に当たる溶存ウラン濃度と吸着ウラン

濃度の比率を、pH、溶存炭酸、カルシウム濃度、CEC等の比較的簡単に測定可能

なデータを元に、pH、炭酸及び共存する元素の情報によって、10％という 95％信

頼度の保証に十分な精度での数値評価を可能とすることを目指す。これによりウ

ラン閉じ込め性能評価を、埋設処分場の立地場所が未定であっても、全国の環境水

中の pH 変動範囲等の文献情報から想定条件による変動幅を含め、試算可能にな

る。 
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第２章 環境水中溶存ウラン濃度の変動を評価するためのモデルの検討 

 

2.1 先行研究からの知見集約と独自モデルの提案 

前章では溶存ウランの化学種を決める要素について概観し、大気にさらされた

陸水や、不飽和な土壌間隙水では、ウランは 6価の酸化数を取ること、また、低

い pHでは硫酸塩として、弱酸性から中性では腐植酸と結合して溶存し、pH 7か

ら 10 の中性から塩基性の環境水中では、ウラニル三炭酸錯イオン及びそのカル

シウム塩が支配的であると集約できた。一方、溶存ウランの濃度を増減させる要

素としての表面錯体形成については、水酸化鉄(フェリハイドライト、ゲーサイト)

や土壌鉱物(石英、モンモリロナイト)の多くのモデルが報告されているが、表面

吸着鉱物サイトの種類と表面積の推定がモデルによる測定値の再現性に影響し

ていること、これらは表面錯体モデルの基礎となる実験データが多様な環境中の

水溶液中のものでは無いため、競合する吸着物質や溶存物質の表面電荷や電位へ

の影響が考慮されていないことに由来するのではないかという考察が Devis et al. 

(2004)により報告されている。 

 

これら、先行研究からの知見集約の結果から、本研究では表面吸着が表面鉱物

との化学結合に因らず、単に吸着サイト数と電荷に従う場合、各表面鉱物による

吸着反応を平均的に模擬することで、個別の表面鉱物の組成や表面電荷の不確実

性を回避できるのではないかと考える。Szecsody et al. (2012) のハンフォード地

区ウラン汚染土壌洗浄試験ではイオン交換反応が溶存ウラン濃度の変動要因で

あるとの指摘も考慮し、表面錯体モデルではなくイオン交換モデルを用いて、イ

オン交換エネルギー (KZp)と土壌表面陽イオン交換容量 (CECZp)を最適化するこ

とにより、溶存ウラン濃度を表現できると考える。）なお、鉱物が作る電荷や吸着

サイトを模擬する理論には、電気三重層モデル、多元サイトモデル CD-MUSIC等

の精緻なモデルが提唱されており、土壌鉱物種ごとの吸着表面における電荷密度

等の観測や文献値調査を要する物理量と、鉱物それぞれの構成割合等の正確な情

報を入力として要する。これに対し本研究では、第 1近似として、文献値が広く

一般知識として共有され、観測も容易な土壌の持つ CEC のみにより定まる吸脱

着モデルを適用し、どこまで実測値を再現できるかを検討する。 

 

2.1.1 独自モデルの目的、構成及び適用対象 

ある指定地点の溶存ウラン濃度を、以下の入力情報から事前評価可能な独自モデ

ル(以下、Saito 2021モデル)を作成することを目的とする。作成された独自モデル

は、公表された土壌流水カラム試験における測定値との比較によって検証する。 

(i) 汚染源の全ウラン量、汚染源が経路外にあるときは汚染ウラン流量 
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(ii) 汚染源から観測点までのウラン移行経路 

(iii) 移行経路上の土質(空隙率、含水率、密度、可能なら鉱物組成) 

(iv) 経路上の流入水の有無、有れば流量及び水質 

(v) 土壌間隙水の水質(pH、電位、炭素平衡、その他の共存元素等) 

 

以上の入力情報は、文献値または測定値によって、Saito 2021 モデルを適用す

る対象について用意する必要がある。これらに基づき、以下の溶存ウラン化学種

の構成要件を仮定する。 

(vi) 想定する地球化学平衡反応式(溶存相、固体相、ガス平衡) 

(vii) 想定するウラン吸着－脱離平衡 

 

この独自モデルは、ウラン廃棄物埋設施設からのウランが河川や湖沼等の公共

利用水域へ不飽和帯水層等により移行した際の溶存ウラン濃度評価を想定した

ものであるが、実験室規模のカラムに汚染土壌を入れて流水を流し、出口で溶存

ウラン濃度を測定する場合にも適用が可能である。このようなカラム試験事例を

モデル検証に想定する。 

 

モデルに求める精度の目標値は、1.4節に挙げたとおり、環境水域中の溶存ウラ

ンの濃度について、測定値に対するモデルによる再現値が相対標準偏差で 10％以

下と設定する。 

 

2.1.2 ウラン移行経路の空間構造とマスバランス 

入力情報(i)から(iv)は、Saito 2021モデルのウラン移行経路の空間構造を規定する。

模式図を図 2.1 に示す。一列に並び互いに連結した、内部を均質とみなせる分割

数のセルを評価対象として想定する。各セルは均一な大きさ(流水方向の長さと断

面積)を持ち、均一な CECZp、空隙率、含水率、密度、鉱物組成を持ち、開始地点

から水流が流れ、観測点に至るとする。この間隙水が流下するセルを流水セルと

呼ぶことにする。ウラン汚染源は、流水そのものが汚染源である場合と、流水の

経路上のセルの固体相である場合があり、経路上セルの場合は拡散と水流の到達

によって移行する。各流水セルには滞水セルが 1個結合されているものとし、滞

水セルは対応する流水セル以外から独立したものとする。また、流水セルと滞水

セル間ではセル内の間隙水が一定の割合と速度で混合するものとする。この考え

方は、Zachara et al.(2007)の考案したものを採用した。滞水セルの導入は、土壌間

隙中の水は一様には流下せず、特に流水と連結が無く土壌の基質を通じて拡散す

る小さな間隙では大きな間隙に比べて流下速度が遅くなりリザーバーとして働

くことを想定し、その影響を考慮するためのものである。実際の土壌は流水する
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場所と滞水する場所がランダムに絡み合う複雑なものと考えられるが、観測中に

1つの流水セルに同時に寄与する複数の滞水セル寄与を集約し 1対 1の滞水セル

を仮定することで、寄与を模擬している。流水セルと滞水セルの空隙率は異なる

ものとする。流水セルと滞水セルの間での混合は、水、ウラン及び他の共存元素

のマスバランスを満たし、移流分散方程式に従うとする。 

 

 
 

図 2.1 実験カラム解析における流水セルと耐水セルの概念図 

 

入力情報 (i) 汚染源の全ウラン量が既知でも、初期状態において流水セルと滞

水セルのどちらにどれだけ分配されているか、また、毎時滞水セルの間隙水と入

れ替わる流水セルの間隙水の割合(rMIXi/m と定義)は、溶存ウランの時間発展に検

討するために必要な情報であるが、観測が困難であるためパラメータとし、実測

値の再現性によって最適化を要する。流水セル全体を流水領域、滞水セル全体を

滞水領域と呼ぶとき、全ウランのうち初期状態で流水領域にあるウラン量を

Umobileと定義する。 

 

2.1.3 溶存ウラン化学種と共存元素及び化学平衡 

入力情報(i)から(v)は、本研究独自モデルが設定対象として選択した移行経路、

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2.1 流水セルと滞水セルの模式図 
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すなわちウラン汚染源から不飽和帯水層を経由した大気開放下の地表水(pH 7～

10)に至る地球化学的な環境を構成する溶存化学平衡を規定する。これらの溶存化

学平衡は、ウラン移行経路のウラン及び共存元素を規定し、ウラン吸着反応自体

は規定しないが、その設定基盤となる。 

 

まず、対象とするウラン化学種を定める。溶存ウラン化学種は本モデルの適用さ

れる不飽和土壌間隙水もしくは解放された環境水中では先行研究  (Dong and 

Brooks, (2006); Guillaumont et al. (2003); Thoenen et al. (2014); Kitamura, (2019); 

Mochizuki et al. (2016)) の採用した地球化学平衡式によれば、ウラニル三炭酸錯イ

オン及びそのカルシウム塩で 9割近くを占めることから、主たる溶存ウランの化学

種として、以下のウラニル炭酸塩を想定する。 

 

 Ca2+ + UO2(CO3)3
4− = CaUO2(CO3)3

2− ; log KCa1  (2.1) 

 

2Ca2+ + UO2(CO3)3
4− = Ca2UO2(CO3)3; log KCa2  (2.2) 

 

UO2
2+ + 3HCO3

− = 3H+ + UO2(CO3)3
4−; log KHC   (2.3) 

  

上記はウラニル三炭酸塩錯体であるが、他に必要に応じ、ウラニル二炭酸塩並び

に炭酸ウラニル、また、カルシウム塩だけでなく、マグネシウム塩等も考慮する。

この他、炭酸塩共存下の中～高 pH では影響は低いとされているが、ウラニルリ

ン酸塩及び硫酸ウラニルに係る化学平衡を考慮に加える。フミン酸とフルボ酸に

ついては、文献調査により今回対象とする酸化性中～高 pH 環境では影響が少な

いとされることと、定量的な比較ができる測定データを用意できないことから、

今回は検討の対象から外すものとする。 

 

次に共存するウラン以外の溶存元素については、まず水素に対し pH、炭素に対

し二酸化炭素分圧、及び酸素に対し酸素分圧もしくは酸化還元電位の設定がモデ

ルの構築に欠かせない情報である。土壌間隙水と流入水の pH は、適用対象につ

いての測定値若しくは信頼できる文献値を用いることとする。二酸化炭素分圧及

び酸素分圧 pCO2、pO2 (−log atm)は投入水では大気平衡とし (pCO2= 3.5、pO2 = 0.65)、

土壌間隙水では有機物の影響を考慮する(pCO2=2.0)が、実測値があればそれに替

える。酸化還元電位(電子活量の逆数の常用対数を peとする)は不飽和の酸化性環

境を想定して初期値を pe =4とする。その他の土壌間隙水並びに流入水中に共存

する溶存元素については、測定値または文献値に基づき、窒素(酸化性もしくは還

元性)、ナトリウム、マグネシウム、アルミニウム、ケイ素、リン、硫黄、塩素、

鉄、マンガン等の濃度を、有無を含めて情報収集し、土壌間隙水の汚染前の初期

濃度として定める。 
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固体相については、石英、長石、カオリナイト、フェリハイドライト等を想定

し、土壌分類の文献情報や分光法による土壌元素組成分析等を参考にして分配比

を調整する。ここで溶存化学種の濃度と固体相が既知であるときは、ある固体相

が存在することが観測事実であっても、その比率については溶存化学種の濃度が

再現されるように平衡となる固体相を繰り返し計算により調整して配置する。こ

れは、固体相が必ずしも間隙水と平衡状態とは限らないためと、追って説明する

イオン交換モデルは CEC にのみ依存し詳細な固体相の鉱物組成再現を要しない

ことから、pH等、溶存元素濃度の再現を優先するためである。 

 

上記のウラン及び共存元素の溶存化学種を含む化学平衡式は、JAEA-TDB 

(Kitamura, 2019)を参照する。セル内の化学平衡を達成するための各元素の化学種

濃度は、検討初期は全元素の溶存化学種が平衡状態にあると仮定して、PHREEQC 

ver. 3 (Parkhurst and Appelo, 2013) により導出する。必要に応じて速度論的な効果

を検討する。 

平衡状態もしくは速度論を用いたモデルのため、以下の項目を本研究の対象外

とする。 

・懸濁体ウラン及び土砂移動によるウラン濃度変化 

・大雨、台風等の時間単位の変動を基にしたウラン濃度変化 

・空間構造の崩壊を伴うウラン濃度変化 

・酸性及び還元性の溶存ウラン濃度変化 

 

2.1.4 吸着-脱離反応とイオン交換平衡 

上記 (vii)のウラン吸着-脱離平衡のモデルとして、2.1節冒頭で述べたとおり、本研

究では表面吸着が表面鉱物との化学結合に因らず、単に吸着サイト数と電荷に従う

ように構成するために、固体相へのウランの吸着-脱離反応について以下の仮定を

置く。 

 

(vii1) 固体相への吸着ウランの化学種はウラニルイオンのみとする。 

(vii2) 固体相へのウラニル吸着量と溶存ウラン量の和はモデル内の全ウラン量に

等しい。評価するタイムスケールでのウラン沈殿の溶出と析出を考慮しない。 

(vii3) 不可逆のウラン吸着を考慮せず、吸着は可逆的とする。 

(vii4) 吸着可能なウラニルとその他の陽イオンの総和は CECZpとする。 

 

以上の仮定に基づくウラン吸着は、イオン交換反応として記述できることから、

このモデルをイオン交換モデルと呼称する。水素イオン-ウラニルの土壌表面(Zp)に

おけるイオン交換平衡反応は以下の通りである。 
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イオン交換モデル： 

H3Zp + UO2
2+ = UO2HZp + 2H+; log KZp

    (2.4) 

 

本研究では、新たに提案したイオン交換モデルを含む Saito 2021モデルの有効性を

検証するため、Szecsody et al. (2012)の土壌試料を用いたカラム実験で得られた溶存

ウラン濃度測定値の時間変化について、流水領域初期ウラン量 Umobile、滞水/流水混

合率 rMIXi/m、イオン交換エネルギーKZpと土壌における陽イオン交換容量 CECZpの最

適化による測定値の再現が可能か否かを、当該実験 Szecsody et al. (2012)の共著者

でもある Zachara et al.(2007)の提唱するモデル(以下、Zacharaモデル)との比較を行

いながら確認するとともに、モデルを通じて溶存ウラン濃度の時間変化を駆動する

要因について検討する。 

 

Zacharaモデルは、2.3.1節で説明した滞水領域モデルと表面錯体モデルを組み

合わせている。表面錯体モデルは、以下の式(2.5)および式(2.6)を使用する。平衡

定数の数値は Zachara et al. (2007)の文献値である。 

 

SOH + UO2
2+ + H2O  = SOUO2OH + 2H+;  log KZ1 = −4.72 kcal mol−1  (2.5)  

 

SOH + UO2
2+ + CO3 2− = SOUO2HCO3;   log KZ2=16.79 kcal mol−1 (2.6)  

 

表面錯体モデルでは、水酸基及び炭酸への結合エネルギーKZ1, KZ2を、また、吸着分

子の許容量を定めるモル表面密度 σ (μmol m−2)を最適化することにより、溶存ウラ

ン濃度を表現し、イオン交換モデルとの比較を行う。 

 

 

2.1.5 PHREEQC概要と Saito 2021モデル上の役割 

 

2.1.5.1 PHREEQC概要 

PHREEQC ver.3 (Parkhurst and Appelo, 2013)の基本的な機能は、指定された平衡反応

式と気相、液相、固体相の共存元素を条件として、溶液中の全ての平衡反応を構成

する各化学種の濃度を質量作用則にしたがって配置することである。ウランを対象

とする質量作用則は以下の通りである。 

 

𝑑𝑛𝑈 = 𝑛𝑈 [𝑑ln(𝑊𝑎𝑞) + ∑ 𝑙𝑖,𝑈𝑑ln(𝑎𝑖) −
𝜕

𝜕𝜇
ln(𝛾𝑈)𝑑𝜇

𝑁𝑎𝑞
𝑖 ]    (2.7) 

 

nU:ウランのモル数、 Waq:溶液中の水量、N𝑎𝑞:溶液中の反応に係る化学種 i の総数、 

𝑙i,U:化学種 iのウラン生成に係る反応次数（ウラン生成側を正、反応側を負）、aU:ウ

ランの活量、γU:ウランの活量係数 (𝐷𝑒𝑏𝑦𝑒-𝐻ü𝑐𝑘𝑒𝑙近似)、𝜇:イオン強度 
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ここで、平衡反応は地球化学平衡反応データベースから一括して与えることができ

る。また、計算空間は、バッチ反応では 1つの反応槽、フロー反応では一端から他

端に流れる、移流分散方程式にしたがう水流を持った 1次元配列の流水セル及び拡

散によってのみ物質等が交流する滞水セルにおける溶存化学種及び沈殿形成を模

擬することができる。 

 

また、上記のイオン交換モデルや Zacharaモデル等の平衡反応を指定することで、

追加された平衡反応を反映して、イオン交換や錯形成の効果を加えた溶存化学種と

それぞれの濃度を模擬することができる。これらの機能は、地球化学平衡式に対す

る質量作用の式の連立解を得る操作に当たる。バッチ反応ではこれで模擬できる。 

 

PHREEQC の対象とする空間形状がフロー反応の場合、一次元配列の流水セルと

滞水セルの各セルにおいて質量作用の式(2.7)が解かれた後、流水セルについては移

流分散方程式が処理される。また、滞水セルでは組となった流水セルとの混合が行

われる。 

 

水温の効果については、平衡定数の温度多項式の係数が 0次（水温 25℃の値）以

外にも定義されている反応については反映できる。n 次の T の係数を cnと置くと

き、平衡定数の温度依存性は以下の式(2.8)に従う。 

 

log10 K = c0+c1T+c2T2+c−1T−1+c−2T−2+clog log10T   (2.8) 

 

但し、これらの温度依存性係数は、信頼できる既存の研究から JAEA-TDBで値が採

用されたものに限る。ウラニル及び三炭酸ウラニル錯イオンに関しては、温度依存

係数は採用されていない。 
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図 2.2 に琵琶湖表層水温に対し、本研究に関係する主な平衡定数の PHREEQC 

ver.3における温度依存性の試算結果を示す。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2.2 本研究に関係する主な平衡定数の PHREEQC ver.3における温度依存性 

 

2.1.5.2 Saito 2021モデル上の役割 

Saito 2021 モデル上の PHREEQC の役割は、Saito 2021 モデルの対象の空間形状及

び溶存化学種、固体相鉱物組成及び気相平衡もしくは分圧構成、水温、及びイオン

交換モデルを入力として、フロー反応では流水セルによる移流分散方程式による効

果、及び滞水セルからは流水セルとの混合によるリザーバー効果も含めた、質量作

用の式に基づく溶存ウラン化学種とその濃度組成を抽出することである。 

 

PHREEQCの Saito 2021モデル上の役割概要を表 2.1に整理する。主要な溶存ウ

ラン化学種の PHREEQC による抽出と、吸着/脱離ウランの平衡もしくは速度論過

程及び土壌基質からのリザーバー効果によって、Saito 2021モデルは構成される。

このため、対象の空間形状、水質、固体相及び気相の情報を反映した調整を必要と

する。温度も含めた各物理量の初期量は入力によってセル毎に分布を設定できる。  

Kw=log [H
+
][OH

−
] 

K2=log [H
+
][CO2^

2−
]/[HCO3

−
] 

KCa1=log [CaUO2(CO3)3
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]/[Ca
2+

]/[UO2(CO3)3
4−

] 

KCa2=log [Ca2UO2(CO3)3]/[Ca
2+

]2/[UO2(CO3)3
4−

] 

KHC=log [UO2(CO3)3
4−

][H
+
]

3
/[UO2

2+
]/[HCO3

−
]

3
 

KZp
*
=log [UO2HZp]/[UO2
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] 

水温 (℃) Mochizuki et al. 2016による琵琶湖表層 

-100 

-80 

-60 

-40 

-20 

0 

20 

40 

60 

80 

100 

-15 

-10 

-5 

0 

5 

10 

N J M M J S N J M M J S N J M M 

水
温
 (℃
) 

平
衡
定
数
lo
g
 (
k
c
a
l 
m
o
l 

−
1
) 

日付 

2010      2011         2012 



33 

 

表 2.1 PHREEQCの Saito 2021モデル上の役割 

 
 

入力項目 Saito 2021モデル PHREEQC ver. 3 

評価対象 

 

不飽和帯水層 

 

(ii) 空間条件 

   

 

全長  

分割数  

セル容積  

セル幅（流水方向） 

フロー反応、1次元配

列連結セル（流水セ

ル）及び流水セル毎に

対の、混合のみ行う非

連結セル（滞水セル） 

計算空間定義 

(iii) 流体場 

   

支配方程式 空隙率  

含水率  

土壌密度  

ダルシー速度 

移流分散方程式 

（流水セル） 

混合過程 

（滞水セル） 

数値解法による

ウランならびに

共存元素流量計

算 

(iv), (v) 反応場 

   

溶液反応 水温、pH、酸素平衡、 

炭酸ガス平衡、共存元

素濃度（試薬投入水及

び土壌間隙水） 

土壌間隙水 数値解法による

溶存ウラン化学

種の構成割合、

吸着ウラン量な

らびに共存元素

濃度計算 

固体反応 鉱物組成、CEC、全ウ

ラン量、ウラン汚染セ

ル配置、流水セルと滞

水セルへの初期ウラ

ン量分配比率 

土壌固体相 

(vi) 支配方程式 JAEA-TBD 

（Kitamura, 2019) 

質量作用則 

活量係数 

 

Debye-Hückel近似 

平衡定数の温度

依存性 

JAEA-TBD 

（Kitamura, 2019) 

平衡定数の温度依存

性に関する係数展開 

(vii) 吸脱着反応 イオン交換平衡定数

KZp 

土壌陽イオン交換容

量 CECZp 

ウラニル-水素イオン

交換反応平衡式 
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2.2 ハンフォードウラン汚染土壌カラム試験による Saito 2021モデルの検証 

 

2.2.1 ハンフォード・サイトの概要(背景と現状)  

ハンフォード・サイトは、ワシントン州リッチランドの北に位置し、ウラン燃料

処理に使用されている 1450 km2 の地域で、以前は兵器のプルトニウム生産施設が

あった。コロンビア川沿いの原子炉に金属製のウラン燃料を供給するため、ここで

合計 110,000トンのウラン燃料が生産された。ここで生産されたウラン燃料のほと

んどは、パデューカ気体拡散工場、フェルナルドとオークリッジの Y-12 工場に出

荷され、残りの約 2,000トンは廃棄物となった。このウラン廃棄物のうち、約 1,000

トンは大きな地下タンクに貯蔵され、残りは固形廃棄物となった。全体として、200

トン以上のウランを含む 4,500億ガロンの液体が土壌処分場に放出され、帯水層を

汚染した(Zachara et al. 2007)。ハンフォード・サイトの環境修復は、米国エネルギー

省(DOE)、米国環境保護庁(EPA)、およびワシントン州政府間の合意により 1989年

に始まり、1990 年初頭に高濃度汚染土壌の除去が完了した。コロンビア川に隣接

し、燃料加工施設、原子力研究開発施設、関連する固形・液体廃棄物処分場があり、

地下水と土壌が汚染されているハンフォード第 300地区は、コロンビア川に流れ込

む地下水への最大の汚染源となっている。Zachara et al. (2007)によると、ハンフォ

ード・サイトで地中に放出された 200トンのウランの 85％は、最も汚染された 10

地域に集中している。Wang らは、これらの高汚染地域の 1 つである BX-102 から

土壌と間隙水を採取し、冷却レーザー誘起蛍光分光法(CLIFS)を用いて試料中の主

要な溶存化学種を測定した(Wang et al. 2004)。Wang et al. (2004)によれば、ウランの 

70%以上が化学種 UO2 (CO3)3
4−として存在し、次いで中性水溶性炭酸塩 Ca2UO2 

(CO3)3 が  10% から 20% 以上で観測された。これらの結果から、  Zachara et 

al.(2007)は、ハンフォード・サイトの高汚染地域間で共通に使用できる溶存ウラン

濃度数値モデルの開発可能性に言及している。同報告書で Zachara et al.(2007)は、

汚染水中の溶存ウラン濃度の数値モデル化を試み、滞水領域モデルの使用を提案し

ている。Zachara et al.(2007)は、ハンフォード・サイトの土壌を用いたカラム実験に

おいて、水流を一旦停止した後に再始動させるストップフロー法を用いて溶存ウラ

ン濃度測定値を Bond et al. (2007)の表面錯体形成モデルと Qafoku et al. (2005)の拡散

モデルにより再現した。また、Zachara et al. (2007)は、溶存ウラン濃度の破過曲線が

理論値よりも速く上がり、遅く下がる実験結果について、これは溶存ウラン濃度が

理論で想定しないウランの供給を受けていることを示しており、その供給源は滞水

領域であることを指摘した。Liuらは、Zachara et al. (2007)の結果を基に、表面錯体

形成モデルを用いて実験値の溶存ウラン濃度を再現した(Liu et al. 2008)。滞水領域

モデルの有効性は、滞水領域がある場合とない場合で行った再現計算結果を比較す

ることで判断した。これらの研究を受けて、Szecsodyらは、リン酸処理による溶存
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ウラン濃度の低減実験を行い、汚染土壌のリン酸処理後に浸出液中の溶存ウラン濃

度が初期値の平均 54%に低減することを明らかにした(Szecsody et al. 2012)。しか

し、この実験では、一定条件下でも溶存ウラン濃度が複雑に変動していた。Szecsody 

et al. (2012)は、投入水の流量条件を変えて汚染土壌を透水したときの溶存ウラン濃

度推移実験を行った。その結果、短期実験では、溶存ウラン濃度はまず低下し、そ

の後徐々に上昇した。長期実験では、ウラン濃度は処理後約 1ヶ月で再びピークに

達し、その後減少した。これらの原因は明確にされず、Szecsody et al. (2012)では、

様々な流量と炭酸濃度の下でリン酸処理の効果と経時的なウラン濃度の溶出を評

価するためのシミュレーションを行う必要があると結論付けた。 

本研究では、この増減するカラム試験での溶存ウラン濃度の決定機構と増減理由

の説明を、本研究の提唱するイオン交換モデル及び Zachara et al. 2007 の表面錯体

形成モデルとの比較によって試み、本研究で提唱する Saito 2021モデル検証に先立

ち、まずフェリハイドライトによるウラン吸着モデルと滞水領域モデルを結合した

Zachara et al. (2007) によるモデルを適用する。 

 

2.3 ハンフォードウラン汚染土壌カラム試験の計算条件設定  

本節では、Szecsody et al. (2012) が報告したハンフォードウラン汚染土壌カラム

試験 A67 への独自モデル適用時の計算条件を設定する。カラム試験 A67 について

は、モデルの計算条件設定のための実験条件と計算結果比較のための測定値の情報

が残されている。 

 

2.3.1 ハンフォードウラン汚染土壌カラム試験設定  

Szecsody et al. (2012) は、52.66 mMリン酸試薬によって処理したハンフォードウ

ラン汚染土壌カラム試験を報告した。処理に使用されたリン酸試薬の構成は、39.9 

mM Na2HPO4, 7.5 mM NaH2PO4, 1.75 mM Na-トリポリリン酸であり、全ナトリウム

イオン濃度 90.8 mMであった。また，0.8 mM 臭化カリウムを用いた破過試験を行

った。 

 

2.3.2 モデル適用時の入力条件  

上記の Szecsody et al.(2012)によるカラム試験における設定等情報に基づく、Saito 

2021モデル適用時の入力条件について表 2.2及び表 2.3にまとめる。モデル化の対

象となる空間構造は、内径 5.08 cm、長さ 3m、垂直一次元管であり、温度は一様・

定常とし、大気圧下で pO2、pCO2一定とした。模式図を図 2.3に示す。流水領域及

び滞水領域内の移流拡散方程式及び地球化学平衡式を満たす溶存ウラン濃度算出

コードには地球化学コード PHREEQC ver.3 を、地球化学データベースには日本原

子力研究開発機構から公開されている JAEA-TDB-2019版 (Kitamura, 2019) を使用
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した。これらの計算実施の補足設定を表 2.4にまとめる。 

 

表 2.2独自モデルの入力条件 (1/2) 

出典 Szecsody et al. (2012) Figure 3.1, Table 3.2 and Table A-1 

但し††印は試行錯誤による設定値 

入力条件    入力値 

(i) 汚染源の全ウラン量(mg)   0.7 

     Na4UO2(CO3)3
†(カラム位置 180-200 cm) 

 

(ii) ウラン移行経路   3 m長×内径 5.08 cm  

 

(iii) カラム充填土壌間隙水      

流水領域    1次元 90 セル†† 

     (流入セル#1、観測セル#90とし連続付番) 

滞水領域    90セル††(流水領域セル毎に 1セル接続) 

 

(iv) 移行経路上の土質 

空隙率 (-)     0.386 

含水率 (%)     45 

滞水領域 / 流動領域 の空隙比(-)   1/3 

乾燥バルク土壌密度 (g cm−3)   1.82 

 

(v) 経路上の流入水 

水質    トレーサー試薬のみ含む純水††、大気開放 

pH      7.8 

pe      4.0 

酸素分圧 pO2     0.68 

炭酸ガス分圧 pCO2    0.35 

トレーサー試薬 (mg L−1) 

Na      2.09 

P      1.63 

KBr      0.10 

 

ダルシー流量 (cm h−1)   12.5※ 

※出口設置ポンプ(Hitachi L6200 HPLC)により吸引し、ダルシー流量を維持 

 

流水継続時間 ( h)      50 

 

   

 



37 

 

表 2.3独自モデルの入力条件 (2/2) 

出典 Szecsody et al. (2012) Figure 3.1, Table 3.2 and Table A.1 

但し†印は JAEA-TDB (Kitamura, 2019) 

††印は試行錯誤による設定値 

入力条件     入力値 

(vi) 土壌間隙水の水質 

水質   Hanford 第 300区域土壌間隙水、不飽和水 

pH        8.2 

pe        4.0 

酸素分圧 pO2       0.68 

炭酸ガス分圧 pCO2      0.20 

 溶存濃度 (mg L−1)  

 U         0.085 

 HCO3
−      132.2 

 F−        0.45 

 Na+       14.6 

 K+        4.38 

 Ca2+       25.9 

 Mg2+        6.24 

 Cl−        3.94 

 SO4
2−        4.59 

 Si       16.4 

 固体相††(mg kg−1)  

Calcite        18.1 

Quartz        21.0  

Kaolinite         5.6 

K-Feldspar        10.3 

Albite          3.4 

Lizardite         0.9 

Fe (OH)3(am)         1.4  
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図 2.3 実験・計算構造の模式図 

 

 

表 2.4 PHREEQC ver3における計算設定 

(Parkhurst and Appelo, 2013) 

††印は試行錯誤による設定値 

 

項目   計算設定 

格子幅†† ∆𝑥 (m)   3.33×10−2 

時間幅†† ∆𝑡  (sec)  303 

境界条件†† (入口 / 出口) 

流水時   自由放流 / 自由放流 

流水停止以降  端点ゼロ / 端点放流 

実効拡散係数 (m2 sec-1)  1.29×10−6 

分散率 (m)   4.00×10−2 

 

初期のサンプル土壌中ウラン化学種、設定位置と量  

   

流水領域  Na4UO2(CO3)3沈殿、セル#61 ~ #90 

設定量は図 2.4で最適化 

滞水領域††  Na4UO2(CO3)3沈殿、セル#144 ~ #151 

設定量は 全ウラン 0.7 mg から流水領域

分の差分 

 

流水領域 

90 セル  

滞水領域 

90 セル 

終端調整用 

1 セル 

投入水入口 

流量:  

12.5 cm h−1  

3 m 

  

5.08 cm 
濃度観測用セル  

= 第 90セル(カラム出口)  

内径 5.08 cm  

サンプル 

土壌 

1 

  

  

2 

 

92 

  

  

93 

  

  

3 

  

94 

  

91 

181 

  

90 
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2.3.3 モデル検証の進め方 

Saito 2021モデル検証に先立ち、まずフェリハイドライトによるウラン吸着モデ

ルと滞水領域モデルを結合した Zachara et al. (2007) によるモデルを適用し、滞水/

流水混合比 rMIXi/m、表面吸着密度、UO2OH吸着エネルギーlog KZ1、表面錯体モデル

の UO2CO3吸着エネルギーlog KZ2の各パラメータについて最適化を試みる。この最

適化手順は表 2.5 の各パラメータについて独立に実施する。その際、すべてのパラ

メータの標準値をアスタリスク(*)で示す値とする。 

 

表 2.5  Zacharaモデルに対するパラメータ最適化条件 

流水領域の 滞水/流水 吸着表面 UO2OH  UO2CO3  

初期設定 U量 領域間混合比 モル密度 吸着平衡定数 吸着平衡定数 

Umobile  rMIXi/m  σ  log KZ1   log KZ2 

(μg)  (h−1)  (μmol m−2) (kcal mol−1)  (kcal mol−1) 

 

0.01  10−6  0.384  −0.472   1.68 

0.10  10−7  1.15  −1.42   5.04 

0.82* 10−8*  3.84*  −4.72*  16.8* 

10  10−9  11.5  −14.2  50.4 

700  10−10  38.4  −47.2  168 
 

各パラメータ最適化では、この表の値を降順に設定した計算値を実験値と比較する。 

* 印は、最適化中以外の各パラメータの設定値 

 

次に、イオン交換を含む Saito 2021モデルを用いて、Szecsody et al. (2012)が記述

した Hanford 第 300 地区の土壌カラム実験について、実験データの再現計算を行

う。この最適化は、表 2.6の各パラメータについて独立に実施する。その際、他の

すべてのパラメータの標準値を＊印の値とする。 

 

表 2.6 実験 A67再現計算時のイオン交換モデルに対するパラメータ最適化条件 

 

滞水/流水 土壌のイオン交換 土壌の陽イオン  

領域間混合比 エネルギー  交換容量 

rMIXi/m (h−1) log KZp (kcal mol−1) CECZp (meq%‡) 

10−6  7.00     5 

10−7  8.00    15 

10−8*  8.45*    40* 

10−9  9.00    60 

10−10  10.00   100  

meq%  土壌 100g 当たりのモル数×電荷 / 1000 

* 印   最適化中以外の各パラメータの設定値 (標準条件) 

各パラメータ最適化時は項目の設定値により降順に計算し実験値と比較する。 
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2.4 結果  

 

2.4.1 Zacharaモデルを用いた溶存ウランの評価結果  

A67実験の溶存ウラン濃度推移の実験値を、Zachara et al.(2007)の表面錯体モデ

ル及び滞水領域モデルを用いて評価した結果を示す。まず、Zachara モデルと本研

究提唱モデルを共通に構成する 2つの要素の一つ、流水領域初期ウラン量 Umobileに

ついて、異なる値の Umobileを設定した際の溶存ウラン濃度への感度解析の結果を図

2.4に示す。実験対象カラム出口の初期ウラン濃度(経過時間 1 h - 4 hの範囲)は概ね

Umobileの値によって決まっており、両者はほぼ比例関係にあることが示された。ま

た、実験値を再現する Umobile は一意に定まり、流水領域に存在する初期ウラン量

Umobileの最適値 0.82 μgが特定された。この値は、表 2.4に示す全ウラン量 0.7 mgの

約 1/1000 であり、もし全ウランが流水領域にあれば観測値を大幅に超過した初期

ウラン濃度となることから、初期ウラン量が滞水領域に存在している条件が観測値

再現に必要であることが示された。 

 

次に、滞水領域/流水領域混合比 rMIXi/mに対するパラメータ最適化の結果、rMIXi/m

の増加に伴い、溶存ウランの 8 h以降の減少停止濃度と、50 hの流水停止以降より

実験終了時のウラン濃度実験値を単調に増加させること、またその一方で初期ウラ

ン濃度に影響しないことが示された(図 2.4)。このことは、8 h以前、特に 4 hまで

の初期ウラン濃度は流水による破過曲線が示されており、流量の大きくタイムスケ

ールの短い流水領域に存在するウラン濃度が影響すること、一方、8 h 以降は流入

水からの流量は一定であり、50 hの流水停止以降では流水は停止するため、流水に

比べ浸透する速度が遅い滞水領域からのウランの濃度が影響すること、滞水領域の

混合速度の増加がウラン濃度を増加させることから説明できる。この結果からは、

土壌中に滞水領域の存在を仮定し、多くのウランが滞水領域に存在を示した感度計

算結果の妥当性が支持されている。一方で、実験終了時の濃度を再現する rMIXi/mは

一意に定まらず、特定の最適値が示されなかった。 
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図 2.4 Zachara et al.(2007)モデルによる溶存ウラン濃度の実験値と計算値の比較 

 

四角の記号は A67実験時の溶存ウラン濃度測定値である。5 本の線(2点鎖線、点鎖

線、実線、破線、点線)は、それぞれ表 2.5 の降順に記載した パラメータを採用し

た計算値を示している。 
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(b) 滞水/流水混合率 (rMIXi/m)を変えた時の溶存ウラン濃度推移 
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次に、Zacharaモデルを構成するもう一つの要素である、フェリハイドライトへ

の表面錯体モデルとパラメータについての感度解析結果を示す。標準値 (表 2.5 の 

*印)を設定した水酸基及び炭酸へのウラニルの結合エネルギーKZ1、 KZ2(式(2.2)及び

式(2.3))、並びに表面錯体の吸着可能なモル密度 σの感度解析を試み、結果は図 2.5

に示した。 

 

 

 

図 2.5   Szecsody et al. (2012)の実験 A67測定値と Zachara et al. (2007) 

表面錯体モデルによる再現計算結果の比較 

 

x軸は投入水流開始からの経過時間、y軸は各元素の濃度を表す。点は A67の

実験値(Uは四角、Pは三角、Brは菱形)を示している。3 本の線(U は実線、P は点

線、Br は破線)は、Zachara et al.(2007)のモデルで最適化した Umobile と rMIXi/m の値

と表 2.5 に示した標準条件を用いて計算した結果を示している。A67の実験では、

50 hでカラムへの投入水が停止した(二重線)。 

 

溶存ウラン、リン酸、臭素濃度の Zachara モデルによる評価結果は、対応する

実験値と比較すると、臭素濃度の時間変化がほぼ完全に再現された。一方、リン酸

濃度は、8-32 hの時間帯で過大評価された。ウランについては、滞水領域モデルの

最適化された流水領域初期ウラン量 Umobile、及び滞水領域/流水領域混合比 rMIXi/mに

よって、溶存ウラン濃度の初期値と、実験終了時の濃度は実験値が再現された。一

方、開始後 8-30 h の溶存ウラン濃度実験値の一時的な低い濃度の維持及びその後
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64ｈ頃までの 1桁程度の増加は再現されなかった。水酸基及び炭酸へのウラニルの

結合エネルギーKZ1、 KZ2、及び表面錯体の吸着可能なモル密度 σについての感度解

析では、表 2.5に示した 15条件すべてで溶存ウラン濃度の実測値における 8 h以降

の減少停止と 30 hまでの濃度維持、及び 30 h以降の増加が再現されず、算出され

た溶存ウラン濃度変化は図 2.5に示したものと同様の結果が示された。また、結合

エネルギーの符号を変える等、ウラン吸着が発生する条件まで感度解析の範囲を広

げた計算結果でも、実験値を再現する条件は見いだされなかった。 

 

2.4.2 Saito 2021モデルによる再現計算  

本節では、A67実験の溶存ウラン濃度推移の実験値を本研究の提唱する Saito 2021

モデルを用いて評価した結果について議論する。Zachara モデルで最適値が定めら

れなかった滞水領域/流水領域混合比 rMIXi/mと、イオン交換エネルギー(KZp)、及び土

壌表面陽イオン交換容量(CECZp)が溶存ウラン濃度変化に与える影響の感度解析と、

実験値を再現する最適化の結果は、以下の通りである。 

 

(i) 滞水領域/流水領域混合比(rMIXi/m)の感度解析と最適化  

Saito 2021 モデルによる溶存ウラン濃度への、滞水領域/流水領域混合比

rMIXi/mに対する感度解析(図2.6)の結果、Zacharaモデル(図2.4)と同様に rMIXi/m

の増加に伴い、溶存ウランの 8 h以降の減少停止濃度と、50 hの流水停止

以降より実験終了時のウラン濃度実験値を単調に増加させ、初期ウラン濃

度に影響しないことが示された。Saito 2021 モデルでは実験値を再現する

rMIXi/mの最適値も 10−8 h−1と一意に示された。その一方で、8 h以降のウラ

ン濃度減少停止から濃度増加の間、実験値では濃度が一定値を維持するが、

rMIXi/mは最適値 10−8 h−1を除き、明確な濃度一定の期間を示さなかった。 
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四角の記号は A67実験時の溶存ウラン濃度測定値である。5 本の線(2点鎖線、点鎖線、

実線、破線、点線)は、それぞれ表 2.6 の降順に記載した パラメータを採用した計算値

を示している 

 

(ii) 模擬土壌表面のイオン交換エネルギー(KZp)の感度解析による濃度維持時間

との関係と最適化  

Saito 2021 モデルによる溶存ウラン濃度への、模擬土壌表面のイオン交換

エネルギーKZpによる感度解析の結果(図 2.7)から、KZpの値をわずかに変更

するだけで、流水開始後 8 h の溶存ウラン濃度減少停止からの維持時間の

長さに強く影響すること、その一方で、減少が終了するウラン濃度の大き

さには KZpの値との明確な応答がないことが示された。この結果は、減少停

止時の濃度への影響が図2.6により示された滞水領域/流水領域混合比 rMIXi/m

との関係と合わせて整理すると、8 h以降の溶存ウランの実験値における濃

度一定の維持時間において、濃度値に滞水領域と流水領域の混合が、維持

時間に土壌表面のイオン交換反応が、それぞれ影響していることが示され

た。なお、再現計算が実験値を最もよく再現する KZpの値は、8.45 kcal mol−1

であることが示された。 
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図 2.6  Saito 2021モデルによる滞水/流水混合率 (rMIXi/m)を変えた時の 

溶存ウラン濃度推移と A67実験値との比較を用いた最適化 
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図 2.7  Saito 2021モデルによるイオン交換平衡定数 KZpを変えた時の溶存ウラン濃

度推移と A67実験値との比較を用いた最適化 
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(iii)土壌表面陽イオン交換容量(CECZp)の感度解析と最適化CECZpの感度計算の

結果(図 2.8)CECZpの値が大きいほど 8 h 以降の濃度維持の期間が延長され

る結果が得られた。CECZp の濃度維持期間と維持濃度に与える影響はイオ

ン交換エネルギーKZpと同じ傾向であり、維持時間へのイオン交換反応の寄

与を支持する結果が示された。なお、ウラン濃度実験値を再現する最適値

は CECZp =40 meq%であることが示された。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

図 2.8  Saito 2021モデルによる土壌陽イオン交換容量 CECZpを変えた時の 

溶存ウラン濃度推移と A67実験値との比較を用いた最適化 

 

以上のパラメータ最適化の結果を用いて、図 2.9に示された Saito 2021モデルに

よる Szecsody et al. (2012)の A67実験の溶存ウラン、リン酸、及び臭素濃度の濃度

変化は、Zachara et al. (2007)のモデルと同様に臭素濃度破過曲線を再現したことに

加え、溶存ウラン濃度の 10 h経過までの減少と 12 h経過以降の濃度維持とその後

の濃度増加を再現できた。しかし、10 hから 12 hの間は Saito 2021モデルでは溶存

ウラン濃度測定値の急激な減少を再現できないことが示された。リン酸濃度も

Zachara et al. (2007)のモデルと同様に 8 hから 32 hの間で過大評価された。 
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図 2.9 Szecsody et al. (2012)の実験 A67測定値と本研究のイオン交換モデルによる 

再現計算結果の比較 

 

x軸は投入水流開始からの経過時間、y軸は各元素の濃度を表す。点は A67の実験

値(Uは四角、Pは三角、Brは菱形)を示している。3本の線(Uは実線、Pは点線、Br

は破線)は、最適化したパラメータを用いて新たに開発したモデルによる再現計算の

結果を示している。A67の実験では、50 h でカラムへの投入水が停止した(二重線)。 

 

 

2.5 溶存ウラン濃度変化要因の考察  

A67 実験の実験値と再現計算値を比較した図 2.9 に基づいて、Szecsody et 

al.(2012)が報告したウラン濃度の時間変化に影響を与える要因について考察する。

A67実験では、ウラン、リン酸、臭素が測定された。このうち、臭素は陽イオン交

換や吸着の影響をほとんど受けないという特徴があるため、カラム実験の流動特性

を把握するためのトレーサーとして導入された。本研究で開発した Saito 2021モデ

ルは、図 2.9に示すように臭素濃度の破過曲線を再現することができ、移流分散過

程がよく再現されたことがわかる。一方、溶存ウラン濃度の計算で、10 hから 12 h

経過の間の観測値が過大評価された。この過大評価が生じた時間帯はリン酸濃度が

過大評価された時間帯と一致することから、Saito 2021モデルの土壌表面(Zp)での水

素イオンとウラニルイオンの交換 (式(2.4)) に先だって、リン酸と溶存ウランが結
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合し沈殿物を形成し、その間は計算値が過大評価となり、重炭酸イオンによって再

溶解して計算値のイオン交換平衡に復帰した過程が考えられる。 

 

一方で、10 h~12 hの過大評価された期間を除く溶存ウラン濃度観測値からのSaito 

2021モデル評価値は、表 2.7に示すとおり平均相対標準偏差で 4％を示し、モデル

開発時の達成目標を満たした。 

 

 

表 2.7 溶存ウラン濃度測定値と Saito 2021モデルによる評価値及び相対標準偏差 

 

平均相対標準偏差 全データ平均 86.0 % 

モデルで再現できなかった区間（t=10~12 h, 赤字）除外時 4.0 % 

 

経過時間 測定値 評価値 分散 

t [U]measured [U]calc. (1-[U]calc./[U]measured)2 

(h) (mg L−1) (mg L−1) (-) 

1.1 1.76×10−1 2.16×10−1 5.23×10−2 

2.7 2.00×10−1 2.16×10−1 5.95×10−3 

3.5 1.83×10−1 2.05×10−1 1.43×10−2 

4.6 1.48×10−1 1.54×10−1 1.84×10−3 

5.5 1.19×10−1 9.90×10−2 2.82×10−2 

6.8 3.11×10−2 3.26×10−2 2.42×10−3 

9.6 9.45×10−5 2.12×10−3 4.60×10+2 

11.7 9.45×10−5 2.27×10−4 1.97×10+0 

13.9 9.86×10−5 1.03×10−4 1.61×10−3 

16.6 9.85×10−5 8.46×10−5 2.00×10−2 

18.8 9.43×10−5 8.15×10−5 1.83×10−2 

21.6 9.02×10−5 8.28×10−5 6.79×10−3 

24.3 9.83×10−5 9.23×10−5 3.76×10−3 

30.6 1.58×10−4 1.67×10−4 3.30×10−3 

35.5 1.88×10−4 2.64×10−4 1.65×10−1 

40.7 3.29×10−4 3.89×10−4 3.36×10−2 

45.3 3.90×10−4 4.87×10−4 6.21×10−2 

50.2 5.72×10−4 5.75×10−4 2.70×10−5 

51.0 6.54×10−4 5.85×10−4 1.13×10−2 

59.5 7.12×10−4 7.42×10−4 1.74×10−3 

77.2 9.59×10−4 7.42×10−4 5.13×10−2 

101.5 1.04×10−3 1.13×10−3 7.65×10−3 

113.2 1.53×10−3 1.61×10−3 3.09×10−3 

131.5 1.33×10−3 1.85×10−3 1.47×10−1 

155.0 1.22×10−3 1.78×10−3 2.15×10−1 
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この結果に基づき、Saito 2021 モデルにおける溶存ウラン濃度の増減を決定する

要因を以下の通り検討し、その結果から実際の Szecsody et al.(2012) のカラム試験

で溶存ウラン濃度の時間変化に影響する要因を考察していく。図 2.10に、モデル計

算で得られた出口セルでのウラン化学種の組成と吸着・溶存ウラン比の経時変化を、

水素イオン、カルシウムイオン、溶存無機炭素(DIC)、全ウラン濃度推移の計算結果

とともに示す。ウラン濃度の初期の濃度減少後の濃度維持とその後の濃度上昇の要

因を考察すると、計算結果におけるウランの溶存化学種組成の推移から、流水開始

から 8 hまでの溶存ウラン濃度低下は、土壌空隙水に投入水が到達することによる

破過曲線であり、濃度増加は滞水領域の初期間隙水が流水領域に徐々に流れ出る過

程と投入水停止による濃度平衡の土壌空隙水への復元と考えられる。考察の詳細は

以下の通りである。 

 

(i) 投入水による希釈(1-8 h)  

ウランの組成、吸着量、水素イオン 濃度は変化しなかったが、ウラン濃度は減少

した。この結果は、ウランを含まない投入水による希釈と説明できる。 

 

(ii) 溶存ウランの減少 (8-16 h)  

溶存ウラン濃度の減少と、ウラン吸着量が約 100 倍増加していることが示された。

この溶存ウラン濃度減少は、観測値では 10 hから 12 hまでの間に起こっている。 
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図 2.10 ウラン化学種組成と吸着/溶存 U比の経時変化  

及び H+、Ca2+、DIC、U濃度の経時変化 

 

x軸は投入水流開始からの経過時間、二重線と左 y軸は溶存ウランの化学種比率を表

す。実線の二重線は CaUO2(CO3)3
2−、点線の二重線は UO3(CO3)3

4−、長破線の二重線は

Ca2UO2(CO3)3
2− の全ウランに占める割合をそれぞれ示している。また，単線と右の y 

軸は，それぞれ H+(点線)，Ca2+(破線)，DIC(点線)及び U(実線)の濃度を表す。 

 

この濃度減少はモデル計算では数時間程度遅れているが、減少後の濃度は再現され

た。モデル計算では、この溶存ウラン濃度減少は投入水 (pH = 7.8, pCO2 = 3.5) が土

壌間隙水 (pH =8.2, pCO2 = 2.0) を押し流すことによる pH減少(水素イオン増加)と

pCO2 増加(溶存炭素減少)によって以下のように進行したものと考えられる。まず、

溶存炭素減少は方解石溶出によりカルシウムイオンを増加させる。溶存炭素のうち

pCO2 からの溶込みが減り方解石由来が増加したことは、溶存炭素濃度とカルシウ

ムイオン濃度が 1対 1に近づいていることでも示されている。溶存ウラン化学種組

成が 10 h より前では CaUO2 (CO3)3
2− 錯体が 90%を占め、2 位の UO2 (CO3)3

4− が

10%、3位の中性 Ca2UO2 (CO3)3 が 1%であったが、10 h経過後に Ca2UO2 (CO3)3 が

2番目になり 10％を示し、2位であった UO2 (CO3)3
4− がその分だけ減少したことも
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その影響と考えられる。一方、水素イオンの増加は炭酸イオン土壌表面 Zpの水素イ

オンとウラニルの交換に伴ってウラニル吸着が促進される。また、溶存ウラン化学

種であるウラニル三炭酸錯イオンは水素イオン 3つを吸収して重炭酸イオンHCO3
−

の 3 分子放出を伴ってウラニルイオンに分解するため、pH 低下と溶存炭素減少は

主要な溶存ウラン化学種であるウラニル炭酸塩を吸着しやすいウラニルイオンに

変え、溶存ウラン濃度を低下させたと考えられる。 

 

(iii)濃度維持期間(16 h-30 h)と濃度増加(30 h-50 h) 

この時間帯は特に前者は溶存ウランの組成と濃度に時間変化がない期間である。陽

イオン交換容量 CECzpがこの期間の継続長さと関連していることが示されており、

土壌表面へのウラニル吸着と滞水領域の漏出がバランスした過渡的な平衡状態に

到達したものと考えられる。濃度維持期間の後の濃度上昇は、図 2.10に示されてい

るとおり吸着ウランの対溶存ウラン比率に変化がないことから、土壌表面とのイオ

ン交換反応とは無関係と考えられ、滞水領域からのウラン漏出によるものと考えら

れる。この考察を確認するために、滞水領域が存在しないと仮定して A67の実験結

果を再計算した。計算結果を図 2.11 に示す。この結果では、実験で見られた約 30

ｈ以降での濃度の増加は発生しない。滞水領域がない場合の計算では、CECZpの値

を 10 から 300 に大きくしても、実験データの濃度増加は再現されず、単調な減少

が発生した。一方、ウランの供給源として滞水領域を用いた場合、図 2.11の実線で

示すように、ウランの濃度増加は若干の遅れをもって再現されることが確認された。

したがって、濃度増加の源は滞水領域からのリークであると考えられる。滞水領域

がないケースで濃度増加が発生しないのは、流水領域のウランが流出し、他に供給

源が無いためと考えられる。 
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図 2.11 滞水領域の証拠：A67再現計算の CECZpを変えた際の溶存ウラン濃度の 

破過曲線後(8 h以降)の濃度変化に対する滞水領域無しの効果 

 

x軸は投入水の通水開始からの経過時間、y軸は溶存 U濃度を表す。四角い記

号は、パラメータ最適化の対象(CECZp)の A67実験値を示す。5本の線(2点鎖線、点

鎖線、長破線、破線、点線)は、それぞれ CECZpの値が 10、40、80、150、300の場

合に滞水領域なしで計算した結果を示している。実線は滞水領域ありの計算結果を

示す。 

 

(iv) 投入水停止後(50 h以降)  

投入水を停止した以降の時間帯である。そのため、すべての濃度(水素イオン、カル

シウムイオン、溶存炭素、溶存ウラン)、すべてのウラン化学種組成、吸着/溶存ウ

ラン比が流水開始時の初期状態に向けて戻っていく傾向にあることが確認された

(図 2.10)。 

 

投入水を停止するまでは平衡に達していた流水領域の水質を初期状態に戻して

いる要因は、上記のモデルを用いた計算結果が実測を良好に再現できていることか

ら、モデルで表されている過程に基づき考察するならば、50 h以降はモデルは外部
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と遮断されているため、徐々に変化していく非平衡過程はモデル上は滞水領域との

混合によるものであり、実際のカラム試験でも同様と考えられる。流水開始から停

止までの 50 hで 10−8 h−1の混合により、流水領域のおよそ 5×10−7の水量を同量の滞

水領域と交換している。滞水領域の含水総量は、表 2.2の滞水領域と流動領域の空

隙比の設定により流水領域の 1/3であるから、流水停止時点では滞水領域水量の内

で混合されたものは全体の 1.5×10−6のみであり、ほぼ初期状態の水質が保存されて

いる。このため、流水停止の 50 h以降の流れのない状態では、滞水領域と元の流水

領域が完全に混合されるまで、初期状態の水質(水素イオン、カルシウムイオン、溶

存炭素、溶存ウラン濃度と化学種組成、吸着/溶存ウラン比)に近づいていくと考え

られる。 

 

2.6 まとめ  

表面吸着モデルの課題として、各表面鉱物による吸着反応の個別の定式化にお

ける表面電荷の不確実性と、個別の表面鉱物の組成の不確実性が挙げられる。本章

では、吸着と脱離が可逆的で、イオン交換エネルギー(KZp)と表面電荷の交換可能な

容量(CECZp)のみで構成されるイオン交換反応として扱うモデルを開発した。これ

に加え、Zachara et al. (2007)モデルを構成する滞水領域モデルを導入し、土壌基質

内空隙からの間隙水リザーバー効果を反映できるようにした。これを、Szecsody et 

al. (2012)が報告したハンフォード 300エリア汚染土壌サンプルを用いたリン酸処理

カラム実験における溶存ウラン濃度の推移に適用し、測定値と比較することで、モ

デルの妥当性を検証した。 

 

2つのモデルの役割を具体に述べると、まず滞水領域モデルでは、流水領域に

おけるウランの初期量(Umobile)によって、流水開始直後のカラム出口溶存ウラン濃度

が定まるが、この値はカラム中の全ウランに比べ非常に低い値であって、滞水領域

に多くのウランが保存されることを明らかにした。滞水領域と流動領域の混合比

(rMIXi/m)が緩やか (10−8 h−1)であるため、カラム流水の終了する 50 hまでの混合は全

水量の百万分の 1以下であることから、滞水領域の水質とウラン濃度は初期状態の

土壌間隙水からほとんど変化せずに、流水停止後の 50 h以降も混合を継続する。こ

のため流水領域の水質は、溶存ウラン濃度を含め、徐々に滞水領域に保持された初

期土壌間隙水に近づくことが示された。これらの結果、滞水領域モデルは流水領域

に対する土壌基質間隙水のリザーバー効果を適切に模擬していると評価できる。 

 

また、イオン交換モデルでは、イオン交換エネルギー(KZp)と陽イオン交換容量

(CECZp)により溶存ウラン濃度の特徴的な上昇と下降のメカニズムについて考察し

た。このイオン交換のウラニルの吸着は、投入水(pH = 7.8, pCO2 = 3.5)が土壌間隙水
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(pH = 8.2, pCO2 = 2.0)を押し流すことによって、水素イオンが増加し、溶存炭素が減

少することによって主たる溶存ウラン化学種であるウラニル三炭酸錯イオンが分

解してウラニルイオンと吸着形に平衡が移動したためと説明することができる。 

 

Saito 2021モデルは溶存ウラン濃度の変動をよく説明し、モデル開発時の目標

である平均相対標準偏差 10％以下を満たした。表面錯体モデルで説明しにくいと

される、多くの共存元素が関与する複合的な固体表面への可逆的なウラン吸着を伴

う溶存ウラン濃度の数値モデリングへの応用が期待される。 
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第３章 琵琶湖水中溶存ウランの季節変動とその再現 

 

3.1 先行研究からの知見集約と独自モデルの提案 

第 1章では、溶存ウラン濃度評価のための数値モデルとして、Kdモデル、SCM、

及び RTM の概要と先行研究事例をレビューし、結論として、速度制限された物質

移動と、流体力学的なマスバランス過程を統合しやすい RTM を選び、これらを用

いた測定可能な物理量で定まる半経験的なモデルを提案し、環境水域中の溶存ウラ

ンの濃度変化を、測定値に対する数値モデルによる再現値が相対標準偏差で 10％

以下となることを以て、再現性の目標値として設定することとした。 

 

第 2章では、環境中における吸着反応の複雑な表面鉱物における表面電荷と組成

の不確実性に影響されにくいモデルとして、吸着と脱離が可逆的で、イオン交換エ

ネルギー(KZp)と表面電荷の交換可能な容量(CECZp)のみで構成されるイオン交換反

応として扱うモデルに加え、Zachara et al. (2007)モデルを構成する滞水領域モデル

を導入し、土壌基質内空隙からの間隙水リザーバー効果を反映できるようにした独

自モデル (Saito 2021モデル)を開発した。これを、Szecsody et al. (2012)が報告した

ハンフォード 300 エリア汚染土壌サンプルを用いたリン酸処理カラム実験におけ

る溶存ウラン濃度の推移に適用し、測定値と比較することで、モデルの妥当性を検

証した。Saito 2021 モデルは実験室規模ではあるが、不飽和帯水層を模した土壌中

の溶存ウランを、Dong and Brooks, (2006); Guillaumont et al. (2003); Thoenen et al. 

(2014); Kitamura, (2019); Mochizuki et al. (2016) の採用したウラニル三炭酸錯イオン

及びそのカルシウム塩で 9 割近くで構成され、pH や溶存炭素との化学平衡にある

とした結果、開発時の目標である測定値に対する数値モデルによる再現値が平均相

対標準偏差 10％以下を満たした。 

 

本章第 3章では、実際の野外の環境水域における溶存ウランの季節変動現象に対

する測定結果を再現対象とする。Mochizuki et al. (2016) の琵琶湖水中溶存ウランの

２年間にわたる測定が精度の高いデータを提供しており、再現対象として選択する。 

 

3.1.1 独自モデルの構成及び Saito 2021モデルからの修正箇所 

前章で検証した Saito 2021モデルを琵琶湖湖水に適用するに当たり、人為的な汚

染源がない環境水中のウランが対象であること、及び立体的な構造を持つ湖水が対

象であることを反映して調整する。図 3.1に琵琶湖調査域の地図を示す。 
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図 3.1 琵琶湖調査域の地図 
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図 3.2 琵琶湖の成層期と循環期模式図及び湖水温度の水深分布の季節変動 

 

琵琶湖は北湖と 湖に分かれている。北湖は、一般に 4 月下旬から翌年 1 月上

旬にかけて成層し（成層期）、1月下旬から 4月上旬にかけて垂直方向に均一に混合

する(循環期)(Somiya, 2000)。図 3.2の左図に琵琶湖の成層期と循環期の模式図を、右

図に循環期の 2 月と成層期の 5 月、8 月、11 月の湖水温度の水深分布を示す。循環

期の水深分布が均一である一方、成層期は温度飛躍層を境に表層と深層とで温度が

分断され、循環しないこと、温度飛躍層の深さは 30m から 5m の幅で季節変動する

ことが分かる。この表層と深層の分断は温度だけでなく pH等の他の水質にも影響す

る。 

 

本研究では面積、水量ともに琵琶湖の 9割を占める北湖の成層期の表層をモデル

化の対象とする。このとき Saito 2021モデルは一次元の移流拡散方程式が用いられ

ており、琵琶湖水中の溶存ウランに適用するためには、これを厳密には 3次元に拡

張しなければならない。また入力条件としては、人為的な汚染源が無い代わりに、

湖水や流入河川等に含まれる微量のウランが重要となる。ここで、溶存ウラン濃度

の実測値を報告しているMochizuki et al. (2016)は、琵琶湖へ流入する河川、雨水及

び蒸発水及び地下水のマスバランスについて、以下の(i) 及び(ii)からなるボックス

モデル(以下、単純混合モデル)を提案しており、これを対流期のモデルとして採用

する。 

 

(i) 水源から観測点(湖水表層)までの流入は日毎の混合とし、湖水表層は均一濃度

とし、日毎の流入混合により更新される(単純混合モデル①)。 

 

(ii) 成層期における湖水表層と深層の間の流量は、日毎の湖水表層深度が増えると

きは表層へ深層から流入し、減るときは表層から深層へ流出する。(単純混合モ
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デル②)。 

 

成層期については、上記の単純混合モデルにおける湖水表層をバッチ反応場とし、

2章で提示した Saito 2021モデルを適用する。このとき、Saito 2021モデルの入力条

件(i)-(vi)を、以下の通り琵琶湖適用のため以下の(iii)~(iv)に調整する。なお、対象の

琵琶湖湖岸の土壌基質間隙水から拡散する流量は、ハンフォード・サイトと異なり

高濃度のウラン汚染源ではなく、かつ湖水の流量との比較上ごく小さいためにモデ

ルから除外する。このため滞水領域モデルは考慮しない。 

 

(iii) 湖水表層の水量、水温、pH、溶存酸素(毎月の測定値より日割り) 及び水源中の

ウラン流量(流出入河川、降水量、蒸発量、地下湧水量 

 

(iv) 想定するウラン化学種及び共存イオン、並びに地球化学平衡反応式(溶存相、固

体相、ガス平衡) 

 

以上の入力情報は、文献値または測定値によって、モデルを適用する対象につい

て用意する必要がある。(iii)のうち表層水量と河川等からの日平均流入量の観測結

果は表 3.1、湖水表層の水温、pH、溶存酸素の入力量と、モデル検証用のウラン濃

度測定値は表 3.2、及び水源中の年平均ウラン流量は表 3.3によって示す。 
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表 3.1琵琶湖北湖表層水量と河川等からの日平均流入量の観測結果 

(Mochizuki et al. 2016) 

日付 表層 

下限 

深度 

表層 

面積 

表層

水量 

流入

河川

水量 

降水量

(蒸発量

含む) 

蒸発

量 

地下

水量 

流出

河川

水量 

t dsl Ssl Q0 Q1 Q2+Q2evap Q2evap Q3 Q5 

(day) (m) (106 m2) (109 

m3)  

(106 

m3/day) 

(106 

m3/day) 

(106 

m3/day) 

(106 

m3/day) 

(106 

m3/day) 

2011         

Feb. 10 73 7.63  25.9  12.40  2.96  0.94  1.08  10.40  

Mar. 1 73 7.63  25.9  17.40  2.06  0.70  1.52  19.90  

Apr. 5 73 7.63  25.9  11.50  2.54  0.15  1.00  10.60  

May 12 12 2.23 6.4  27.10  7.61  0.04  2.36  30.90  

Jun. 7 7.0 1.79  3.8  13.60  2.64  0.13  1.19  31.90  

Jul. 5 5.0 1.61  2.8  12.40  4.34  0.97  1.08  16.20  

Aug. 2 5.0 1.61 2.8  4.22  1.87  1.13  0.37  7.51  

Sep. 15 5.0 1.61 2.8  33.50  9.50  1.70  2.91  42.80  

Oct. 18 19 2.86  9.7  8.09  2.74  1.50  0.70  8.63  

Nov. 14 20 2.94 10.2  6.25  1.97  1.22  0.54  7.34  

Dec. 12 21 3.03  10.6  6.06  2.51  1.17  0.53  7.14  

2012         

Jan. 25 53 5.86  21.9  9.06  2.19  1.16  0.79  11.10  

Feb. 28 73 7.63  25.9  13.50  2.97  0.91  1.18  17.00  

Mar. 27 73 7.63  25.9  19.70  3.08  0.70  1.72  22.90  

Apr. 17 73 7.63  25.9  18.30  2.41  0.15  1.59  17.30  

May. 16 13 2.32  6.9  6.48  1.87  0.04  0.56  10.30  

Jun. 12 7.5 1.84  4.1  16.60  5.40  0.13  1.45  29.50  

Jul. 3 7.0 1.79 3.8  18.50  5.15  0.97  1.61  24.50  

Aug. 1 6.0 1.70 3.3  5.75  2.44  1.13  0.50  9.16  

Sep. 12 11 2.14  5.9  6.12  5.21  1.70  0.53  10.80  

Oct. 16 18 2.76  9.3  14.30  1.84  1.50  1.25  15.30  

Nov. 13 25 3.38  12.4  7.14  2.95  1.22  0.62  6.82  

Dec. 12 32 4.00  15.2  9.92  3.04  1.17  0.86  9.28  

2013         

Jan. 16 73 7.63  25.9  11.10  2.07  1.16  0.96  16.30  

Feb. 19 73 7.63  25.9  13.00  2.96  0.94  1.13  13.60  
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表 3.2  Ie-1測定時の琵琶湖表層及び深層の水温(Twater)、pH、溶存酸素(DO)、溶存ウラ

ン濃度([U]sol) (Mochizuki et al. 2016) 

測定日 湖水表層    湖水深層 

 Twater pH DO [U]sol  Twater pH DO [U]sol 

(℃) (-) (µmol L−1) (pmol L−1)   (℃) (-)       (µmol L−1)(pmol L−1)  

2011 

Feb. 10  7.5 7.1 377 65.1  7.6 7.1 338 59.3  

Mar. 1  7.7 7.2 363 66.6  7.2 7.1 346 64.4  

Apr. 5  8.7 7.3 355 73.2  7.8 7.1 352 60.5  

May 12 13.9  7.3 333 76.2  7.6 7.0 298 67.6  

Jun. 7 19.1 7.7 314 98.1  7.6 7.0 295 60.2  

Jul. 5 24.7 7.9 288 119  7.6 6.9 275 49.6  

Aug. 2 26.5 8.0 263 130  7.6 6.9 246 49.9  

Sep. 15 27.2 7.8 269 139  7.6 6.8 175 42.1  

Oct. 18 20.4 7.4 279 104  7.7 6.8 181 46.1  

Nov. 14 17.8 7.4 299  106  7.8 6.8  146 39.9  

Dec. 12 12.4 7.2  306  93.0   7.8  6.8  179  46.4  

2012 

Jan. 25  8.4 7.2  335  75.4   7.8  6.8  135  39.1  

Feb. 28  7.1 7.1  383  74.7   7.1  7.0  340  81.0  

Mar. 27  7.6  7.2  363  80.7   7.3  7.1  342 71.0  

Apr. 17 10.9  7.3  352  89.5   7.6  7.1  334  72.0  

May. 16 14.8  7.4  324  99.3   7.4  7.0  314  77.5  

Jun. 12 20.3  8.5  328  109   7.4  7.0  267  63.2  

Jul. 3 22.9  9.6  354  130   7.4  7.0  252  51.7  

Aug. 1 28.8  9.6  245  152   7.4  6.8  193  43.2  

Sep. 12 28.0  7.9  239  149   7.5  6.6  149  48.1  

Oct. 16 20.9  7.4  268  147   7.6  6.8  185  53.4  

Nov. 13 16.1  7.4  297  128   7.6  6.9  182  49.8  

Dec. 12 10.9  7.2  337  97.1   7.6  6.7  168  50.7  

2013 

Jan. 16  8.2  7.2  318  87.3   8.1  7.2  321  96.2  

Feb. 19  6.9  7.2  395  93.5   7.0  7.1  360  97.6   
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表 3.3 琵琶湖流入河川、湧水及び雨水の年平均流量と溶存ウラン濃度 

(a) 琵琶湖流入河川の年平均流量と溶存ウラン濃度 

 

各河川流量  

 

国松(1981) 

ウラン濃度 

2012 

Mochizuki et al. (2016) 

ウラン濃度 

2013 

Mochizuki et al. (2016) 

流量平均 

ウラン濃度 

2012 

流量平均 

ウラン濃度 

2013 

 (m3 sec−1) (pmol L−1) (pmol L−1) (pmol L−1) (pmol L−1) 

野洲川 11.7 160 173 32  34  

日野川 3.36 327 477 19  27  

愛知川 1.98 139  5  5  

宇曽川 2.51 236 500 10  21  

犬上川 1.4 172  4  4  

芹川 1.1 468 446 9  8  

天野川 2.53 359 430 15  19  

姉川 14.8 167 182 42  46  

余呉川 2.65 84.6  4  4  

大浦川 1.29 373 529 8  12  

知内川 2.53 110 132 5  6  

石田川 0.926 12.5  0  0  

安曇川 10.1 25 30 4  5  

鴨川 1.21 154  3  3  

鵜川 0.162  952 3  3  

和邇川 0.454  535 4  4  

その他の河川 31.998 
 

 
   

河川総流量 90.7  河川総ウラン流量 167  201  

 

(b) 琵琶湖流入湧水の年平均流量と溶存ウラン濃度 (pmol L−1) 

雨水 (採取日) 流量 (降水量) ウラン濃度 

 (mm day−1) (pmol L−1) 

2012/7/16 3.8 4.7 

2012/7/20 3.1 3 

湧水 流量 
ウラン濃度

2012 

ウラン濃度

2013 
平均 

 (m3 sec−1) (pmol L−1) (pmol L−1) (pmol L−1) 

若宮湧水  3.6 2.8 3.2 

小江神社湧水   5.6 5.6 

三尺の泉   1.8 1.8 

 

(c) 琵琶湖流入雨水の年平均流量と溶存ウラン濃度 (pmol L−1) 
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Saito 2021モデルの水素－ウラニル間のイオン交換モデルは琵琶湖にも引き続き

採用する。その理由は、Mochizuki et al. (2016)による琵琶湖溶存ウラン濃度測定結

果によれば、夏から秋の湖水表層(湖面から温度飛躍層まで)の溶存ウラン濃度と pH

が概ね同期するからである。一方でMochizuki et al. (2016)の測定では、pHピークに

対して溶存ウラン濃度のピークは 2年とも約 1ヶ月発生時期が遅れる。この事象か

ら、Mochizuki et al. (2016)はウランの吸着と脱離について、2つの特徴を抽出した。

季節的に交互に起こることと、季節が変わるまで夏の脱離速度と秋の吸着速度が変

化しないことである。これを踏まえ、ウラニルの土壌表面からの脱離とウラニルの

吸着に平衡濃度に未到達となる緩和時間があること、ウラニル脱離の緩和時間中は

陽イオン交換容量当たりの吸着ウラニルの１次速度反応であることを仮定すると、

緩和時間中の脱離量はその時点のウラニル吸着量と比例係数 kdesにより与えること

ができる。平衡ウラン濃度の急激な増加が発生し、緩和時間が一日を超えた場合、

平衡濃度に到達せず毎日同じ比例係数 kdesで一日分が脱離するため、脱離速度を一

定とする特徴が再現される。吸着でも同様と仮定して、これを 1次速度反応移行モ

デルとして設定する。これらに基づき、以下の溶存ウラン化学種の平衡及び 1次速

度反応のモデルを仮定し、パラメータを設定する。 

 

(v) 想定するウラン吸着－脱離平衡定数と CEC (イオン交換モデル) 

 

(vi) 想定するウラン吸着－脱離の各比例係数 (1次速度反応移行モデル) 

 

これら(i)~(vi)により、単純混合モデル、イオン交換モデル及び 1次速度反応移行モ

デルによって構成される琵琶湖適用モデル(以下、Saito 2022 モデル)を構成する。

数値解析には PHREEQC ver.3を利用するが、Saito 2022モデル上の役割を表 3.4に

整理する。なお、Saito 2022モデルに求める精度の目標値は、1.4節及び 2.1節に挙

げたとおり、環境水域中の溶存ウランの濃度について、測定値に対するモデルによ

る再現値が相対標準偏差で 10％以下の設定とする。 
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表 3.4 PHREEQCの Saito 2022モデル上の役割 

 
 

入力項目 Saito 2022モデル PHREEQC ver. 3 

評価対象 

 

湖沼（成層期表層） 

 

(i) 空間条件 

   

 

表層水量推移（毎月の測

定値より日割り） 

バッチ反応（一様とす

る） 

計算空間定義 

(iii) 流体場 

   

支配方程式 表層水量推移 

流出入水量 

及びウラン量 

（河川、降水、蒸発、地下

水との授受） 

混合による時間発展 

（表層水への河川、降

水、蒸発量及び地下水の

流出入） 
 

数値解法による

ウランならびに

共存元素濃度計

算 

(iv) 反応場 

   

溶液反応 水温、pH、酸素平衡、 

炭酸ガス平衡、共存元素

濃度（試薬投入水及び土

壌間隙水） 

湖水成層期の 

表層部 

数値解法による

溶存ウラン化学

種の構成割合、

吸着ウラン量な

らびに共存元素

濃度計算 

固体反応 鉱物組成、全ウラン量 

（パラメータ） 

湖岸の土壌表面 

支配方程式 JAEA-TBD 

（Kitamura, 2019) 

質量作用則 

活量係数 

 

Debye-Hückel近似 

平衡定数の

温度依存性 

JAEA-TBD 

（Kitamura, 2019) 

平衡定数の温度依存性

に関する係数展開 

(v), (vi)  

吸脱着反応 

 

(v) イオン交換平衡定数

KZp 

土壌陽イオン交換容量

CECZp 

（パラメータ） 

ウラニル-水素イオン交

換反応平衡式 

(vi) ウラニル吸着量前日

比上限値(kads)下限値(kdes)

（パラメータ） 

1次速度反応移行モデル 
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3.1.2 単純混合モデル 

ここで、Mochizuki et al. (2016)の単純混合モデル((i)及び(ii))について詳細を説明す

る。単純混合モデルの模式図を図 3.3に示す。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.3 琵琶湖表層の単純混合モデル模式図 

 

 

 

  

河川水 (流出) 

流出量: w5  

ウラン濃度.: U0 (t+1) 

 

河川水(流入) 

#1 

流入量: w1 

ウラン濃度.: U1 

湧き水 

#3 

流入量: w3 

ウラン濃度.: U3 

雨水 (降水量から蒸発量差引) 

#2 

流入量: w2 

ウラン濃度.: U2 

湖水深層 

 #4 

流入/流出量: w4 

ウラン濃度: U4 

湖水表層 (流入前) 

#0 

水量: 1 (基準値) 

ウラン濃度.: U0 (t) 

湖水表層 (流入後) 

#0 

水量: w0 (日間比) 

ウラン濃度.: U0 (t+1) 

毎日 

繰り返し  

Mix 

“Ie-1”  

観測地点  

湖水表層をモデル化した#0 水槽は、河川流入量を示す#1 水槽、雨水流量を示す#2 水槽、

地下伏流水の#3水槽、及び湖水深層からの流入もしくは流出の#4水槽と混合され、混合後の

表層湖水量と河川流出量との和と等しくなる。この混合後の表層湖水が翌日の表層湖水とな

り、日々混合が繰り返される。 
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まず(i) 単純混合モデル①では、観測対象の琵琶湖北湖表層を一つの均一な化学反

応槽として考え、河川流入、雨水、地下水、及び湖水深層からの流入と混合し、出口

の瀬田川から流出し、残りが翌日の湖水表層として河川、雨水、地下水等と混合す

る。この混合過程を毎日繰り返すことによって各観測日の湖水表層を更新する。詳細

は以下の通りである。 

 

(i1) 溶存ウラン濃度と他の元素の濃度は湖水表層と深層それぞれで均一であり、水

量は、毎月の表層の厚さのMochizuki et al. (2016)の観測値と岡本(1992)の深度-水

量図に基づいて、Mochizuki et al. (2016)が算出したものである。観測日間の 1日

毎の表層湖水量は線形補間である。この仮定(i1) により、湖水表層水量、深層水

量、及び各水源のフラックスが得られる。 

 

(i2) 水源は、河川、雨水(降水量から湖面蒸発量を差し引いたもの)、及び地下水であ

る。水の出口(放水先)は瀬田川のみである。各水源・放出の日流量は、自治体に

よる観測に基づく(Mochizuki et al. 2016)。 

 

(i3) 湖水深層は表層以外との水の出入りはない。 

 

以上の考え方・仮定に基づく湖水表層水量に対する流入河川、降水、地下水、深層

からの流入及び流出フラックスは、表 3.3の各河川の年平均濃度を年平均流量に掛け

て、全ての流入河川を合算して評価する。これら各水源の比率をそれぞれ w1～w5と

し、当日の湖水表層水量に対する翌日の水量の比率を表 3.1 から評価し w0とする。

仮定(i2) に基づき、表層の入口フラックスに対する出口フラックスの水収支は以下

のように表される。 

 

1+∑ 𝑤𝑖
4
𝑖=1 (𝑡) = 𝑤0(𝑡) + 𝑤5(𝑡)            (3.1) 

 

仮定(i3)に基づき、湖水深層と表層の間の水収支は以下のように表される。 

 

𝑤4(𝑡) = 𝑤0(𝑡) − 1              (3.2) 

 

湖水表層、流入河川、降水、地下水、及び深層への流入・流出、流出河川の溶存ウラ

ン濃度をそれぞれ U0 (t) ～U5 (t) とし、翌日の表層での溶存ウラン濃度は U0 (t+1) と

表わすこととする。 

仮定(i2)に基づき、表層の溶存ウラン濃度は出口フラックスと混合する前と後で保

存される。その収支は以下のように表される。 

 

𝑈0(𝑡) + ∑ 𝑈𝑖(𝑡) ∙ 𝑤𝑖
3
𝑖=1 (𝑡) + 𝑈4(t) ∙ 𝑤4(𝑡) = 𝑈0(𝑡 + 1) ∙ (𝑤0(𝑡) + 𝑤5(𝑡))       (3.3) 
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ここで(式 3.3)の深層と表層の間の流水とウラン流量の授受が、(ii) 単純混合モデ

ル②である。湖水表層と深層の間の流量は、日毎の湖水表層深度が増えるときは

表層へ深層から流入し、減るときは表層から深層へ流出する。表層が減少すると 

U0 (t) フラックスが深層に供給され，表層が増加すると深層の 溶存ウラン濃度 

(Uhyp (t) で定義) を持つ深層水が表層に供給される．この水量変化によるフラッ

クスの切り替えは以下のように表される。 

 

𝑈4(t) ∙ 𝑤4(t) = {

𝑈0(t) ∙ (𝑤0(t) − 1)                                             (𝑤0(t) < 1)

𝑈ℎ𝑦𝑝(t) ∙ (𝑤0(t) − 1)                                        (𝑤0(t) ≥ 1)
 

 

= 𝑈0(t) ∙ min(𝑤0(t) − 1, 0) + 𝑈ℎ𝑦𝑝(t) ∙ max(𝑤0(t) − 1, 0) 

(3.4) 

 

式(3.3)、(3.4)は、U0(t)の時間発展として以下の通り整理される。 

 

𝑈0(t + 1) =
𝑈0(t) ∙ min(𝑤0(t), 1) + ∑ 𝑈𝑖(t) ∙ 𝑤𝑖

3
𝑖=1 (t) + 𝑈ℎ𝑦𝑝(t) ∙ max(𝑤0(t) − 1, 0)

𝑤0(t) + 𝑤5(t)
 

(3.5) 

 

Uhyp (t)は年平均の溶存ウラン濃度の観測値を設定する。 

 

式(3.5)により、溶存ウラン濃度観測初日から測定最終日まで順次、溶存ウラン濃度

を計算することができる。式(3.5)に入力すべき琵琶湖北湖表層に流入するウランの

濃度は、各水源の年平均ウラン濃度であり、表 3.3に示す測定値で 1年を通して一定

とする。この各水源のウラン濃度とその流入水量（河川、地下水、降水量及び蒸発量、

表 3.3）との積を、濃度の基準となる琵琶湖北湖表層水量（表 3.1）で割ることによっ

て、湖水表層水量を基準とした流入ウランフラックスを示す。また、流出ウランフラ

ックスは、混合後の湖水表層ウラン濃度と、混合後の湖水表層水量増分と出口河川の

流量の和との積である。この流入と流出のウランフラックスを等号で結んだのが式

(3.5)である。ここで、琵琶湖北湖表層から流出するウランフラックスの出口は、深層

（外界に対し表層でのみ接する）との相互作用を除けば、琵琶湖唯一の流出河川であ

る瀬田川での観測値のみである。 

 

単純混合モデルのみによる琵琶湖溶存ウランの濃度推移評価が、Mochizuki et al. 

(2016)より報告されている。Mochizuki et al. (2016)は、琵琶湖北湖のサンプル採取地

点 Ie-1 (水深 0～73m、図 3.1)において、2011 年 2 月から 2013 年 2 月まで毎月、水

温、pH、溶存酸素(DO)、溶存ウラン濃度の鉛直分布を測定した。溶存ウラン濃度は

誘導結合プラズマ質量分析計で測定された。この測定の結果を表 3.2と図 3.4(a)に示
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した。湖水表層中の溶存ウラン濃度は、春の約 60 pmol L−1から秋の 150 pmol L−1に

かけて増加し、その後冬にかけて 60 pmol L−1程度に再び減少することを明らかにし

た。河川、雨水及び地下水各水源の入力フラックス(表 3.3)及び琵琶湖北湖の水量(表

3.1)のデータソースは、琵琶湖の流出量と湖面降水量について国土交通省近畿地方整

備局琵琶湖河川事務所による観測データが使用されている。流入河川流量は国松

(1981)の報告書による。この単純混合モデルによる溶存ウラン評価([U]sm)の結果を溶

存ウラン濃度観測値(表 3.2)と比較すると、図 3.5(b)のようになり、表層と深層が分離

しない対流期である 1月から 4月の溶存ウラン濃度がよく再現されている。一方、4

月以降から翌年 1月までの成層期の溶存ウラン濃度とその季節変化は再現されない。

この結果から成層期では、琵琶湖外部からの流入水からではなく、湖岸土壌からのウ

ラン溶出もしくは土壌からの脱離由来のウランが溶存ウラン濃度を決めていると考

えられる。ここで、先行研究 Krupka and Serne (2002)による土壌中のウランの電位-pH

相図を図 3.5 に示す。この図は 25℃、全溶解ウラン濃度 10−7 mol/L で塩化物、硝酸

塩、炭酸塩、硫酸塩が溶解している状態でもっとも支配的なウランの化学種を示して

いる。安定な鉱物相はウラニナイトのみであり、図 3.5の青い帯で示した大気と平衡

の水環境ではウラニナイトも溶解すると報告されている。この結果から表層土壌か

ら供給されるウランの化学形態は吸着ウランが想定される。成層期の溶存ウラン評

価のためには、溶存ウラン化学種と、湖岸土壌表層の吸脱着平衡をモデルとして評価

する必要があると考えられる。 

  



69 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.4 湖水表層溶存ウラン濃度の観測値と単純混合モデルによる計算値[U]smとの比較 
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図 3.5 ウランの主な水溶性化学種と Eh-pH領域を示す Eh-pH相図 

灰色は固体相、青色は大気と平衡な水環境の領域を示す。 

 

3.1.3 溶存ウラン化学種と共存元素及び化学平衡 

 

3.1.3.1 溶存ウラン化学種 

入力情報(iv)は、Saito 2021と同じく大気開放下の地表水(pH 7～10)に至る地球化

学的な環境を構成する溶存化学平衡を規定する。琵琶湖溶存ウランについて、

Mochizuki et al. (2016))によれば、第2章で扱ったハンフォード第300地区と同様に、

ウラニル三炭酸錯イオン及びそのカルシウム塩で 9 割を占めることが報告されて

いる。また、1章でも紹介したように、重炭酸イオンが支配的となる酸化性で中程

度の pHの環境水中のウランの主要な化学種として多数の論文により報告されてい

る(Banning et al. 2013; Dong and Brooks, 2006; Elless and Lee, 1998; Langmuir, 1978) 。

加えて OECD/NEA (Guillaumont et al. 2003)、PSI / Nagra (Thoenen et al. 2014), JAEA 

(Kitamura, 2019) 等の多くの原子力機関の公開地球化学データベースが Dong and 

Brooks, (2006) もこの錯形成反応を採用している。これらの先行研究により、主た

る溶存ウランの化学種として、以下のウラニル三炭酸塩を想定する。 

 

Ca2+ + UO2(CO3)3
4− = CaUO2(CO3)3

2− ; log KCa1= 4.35 kcal mol−1  (3.6) 

 

2Ca2+ + UO2(CO3)3
4− = Ca2UO2(CO3)3 ; log KCa2= 5.90 kcal mol−1 (3.7) 

 

UO2
2+ + 3HCO3

− = 3H+ + UO2(CO3)3
4− ; log KHC= −8.43 kcal mol−1 (3.8) 
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他に必要に応じ、ウラニル二炭酸塩並びに炭酸ウラニルも考慮するが、ウラニル

三炭酸錯イオン及びそのカルシウム塩の濃度の総和を溶存ウラン主要部 [U]eq と

定義すると、Saito 2022 モデルのイオン交換モデルにおける土壌表面と脱離する

ウラン化学種のウラニルイオンと、溶存ウラン主要部 [U]eq との比率は、上記の

式(3.6) から式(3.8) の平衡定数 KCa1、KCa2、及び KHCが一定値であるならば、重炭

酸イオンの水素イオンとの比の 3 乗と、カルシウムイオンの 2 次式に比例する。 

 

[U]𝑒𝑞 = [UO2(CO3)3
4−] + [CaUO2(CO3)3

2−] + [Ca2UO2(CO3)3] 

 

= [UO2(CO3)3
4−](1 + 𝐾𝐶𝑎1[Ca

2+] + 𝐾𝐶𝑎2[Ca
2+]2) 

 

= [UO2
2+] 𝐾𝐻𝐶 (

[HCO3
−]

[H+]
)
3
(1 + 𝐾𝐶𝑎1[Ca

2+] + 𝐾𝐶𝑎2[Ca
2+]2)   (3.9) 

 

この結果を踏まえ、[U]eqを溶存ウラン濃度の代表として、溶存ウランの pH依存

性などの化学的性質を解析し、溶存ウラン濃度を支配する化学プロセスを検討す

る。 

 

3.1.3.2 pH及び溶存炭素に対する設定 

次に共存するウラン以外の溶存元素については、まず水素に対し pH、炭素に対し

二酸化炭素分圧、及び酸素に対し酸素分圧もしくは酸化還元電位の設定がモデルの

構築に欠かせない情報である。Mochizuki et al. (2016) は、2年間の溶存ウラン濃度測

定時に pHと溶存酸素 (DO)を測定している(表 3.2に一覧を示す)。表 3.2に従い、pH

と DOの測定値を再現するようにモデル内の各測定日の pHと DOを調整する。DO

は酸素分圧(pO2) の増減により調節するが、pHの調節は、二酸化炭素分圧(pCO2) の

増減を用いるケース(iv1)と、二酸化炭素を用いないケース (iv2)に分けて検討する。 

 

⚫ ケース (iv1) pCO2 の増減による pH調整 

Stumm and Morgan (1995) によれば、多くの自然水域は大気と平衡状態になく、大

気からのガス交換による再供給よりも CO2同化が速いため、湖沼は光合成の際に著

しく CO2不足になることが多いとされている。そこで、pHは CO2ガスの供給・除去

を調整することで、湖水表層と深層の pHを実測値と同一に保ち、CO2ガスの大気－

湖水間の平衡を維持する。湖水表層における主要化学種の化学平衡の模式図を、入力

測定値、パラメータ、溶存ウラン濃度とともに図 3.6 に示す。こちらを標準ケースと

する。 

 

⚫ ケース (iv2) 溶存炭素濃度を固定した pH調整 

上記の pCO2 の増減による pH調整ケース(I)では、2年間の観測期間の平均で pCO2  
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=2.5であり、溶存炭素量は平均 25 mmol L−1となる。しかしながら、Mochizuki et al. 

(2016) が同時期に同じ観測点で観測したアルカリ度(重炭酸イオン、炭酸イオンの 2

倍、及び水酸化物イオンの和から水素イオンを引いたもの)の観測値は 0.705 meq L−1

であり、相対濃度標準偏差が 5%以内となる一定値を示した。この測定結果を反映し

た場合を考察するため、溶存炭素濃度をアルカリ度観測値に相当する一定値(0.71 

meq L−1)に固定しながら、ナトリウムイオンによって pHを調整するケース(iv2)を別

途検討し、ケース(iv1)と比較する。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

v 

 

 

 

  

図 3.6 湖水表層における化学平衡モデルの模式図 

 

底が曲がった箱(入力条件)は、測定値の入力を表す。底が曲がった箱(パラメータ)

は、最適化する必要のあるパラメータを示す。楕円の箱は、このモデルの出力であ

る。雲形はガス、角丸は溶存相、台形は土壌表面 Zpへの吸着相を示す。左右一組の

矢印は平衡関係、破線の矢印は非平衡の速度論的な吸脱着過程(1 次速度反応移行モ

デル)を示している。 

 

3.1.3.3 その他の土壌間隙水並びに流入水中に共存する溶存元素について 

その他の土壌間隙水並びに流入水中に共存する溶存元素については、温度、圧力、

元素濃度が均一な水槽として湖水表層を表現し、溶存化学種、固相成分、ガス成分の

UO₂HZp 

HZp²
− 

CO₂ ガス O₂ ガス 

UO₂²+  

DO観測値 

(入力条件)  

Tlake 観測値 

(入力条件)  

pH観測値 

(入力条件)  

TU=[U]sol+[UO2HZp] 
(パラメータ)  

 

CECZp 
(パラメータ)  

𝑘𝑎𝑑𝑠 
(パラメータ)  

 

𝑘𝑑𝑒𝑠 
(パラメータ)  

 

H₂Zp
− 

H₃Zp

その他の U化学種 

H2CO3  

HCO3
− 

CO3
2−  

CaUO₂(CO₃)₃²−

－ 

Ca₂UO₂(CO₃)₃ 

UO₂(CO₃)₃⁴－  

 

[U] output of 

PHREEQC 

 

[𝐔]𝒆𝒒 

Zp: 湖水表層に接する土壌表面吸着サイト 

表層は湖水表面より温度飛躍層までとする。 
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化学平衡を保つ化学量論関係を設定する。測定値または文献値に基づき、窒素(酸化

性もしくは還元性)、ナトリウム、マグネシウム、アルミニウム、ケイ素、リン、硫

黄、塩素、鉄、マンガン等の濃度を、有無を含めて情報収集し、土壌間隙水の汚染前

の初期濃度として定める。表 3.5に、湖水表層における溶存元素を示す。 
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表 3.5 表層湖水中の溶存元素の初期濃度 (Mochizuki et al. 2016) 

 

溶存元素  濃度  

(mol L−1) 

Na   0.322 ×10−3 

K   0.038 ×10−3 

Mg   0.090 ×10−3 

Ca   0.296 ×10−3 

Cl   0.253 ×10−3 

S   0.0798 ×10−3 

C   0.705 ×10−3  

 

固体相については、石英、方解石、長石、カオリナイト、ゲーサイト等を想定し、

沈殿物と溶存態の間の平衡を維持するように、固相成分を ら(2004)の琵琶湖堆積物

サンプルからの加速器質量分析値による元素比率に基づき設定した後、各溶存元素

の濃度がMochizuki et al. (2016)による観測値と整合するように調整する。ここで溶存

化学種の濃度と固体相が既知であるときは、ある固体相が存在することが観測事実

であっても、その比率については溶存化学種の濃度が再現されるように平衡となる

固体相を繰り返し計算により調整して配置する。これは、固体相が必ずしも間隙水と

平衡状態とは限らないためと、追って説明するイオン交換モデルは CECにのみ依存

し詳細な固体相の鉱物組成再現を要しないことから、pH等、溶存元素濃度の再現を

優先するためである。表 3.6 に、湖水表層湖岸における固相成分の初期濃度を示す。 

 

表 3.6  表層湖岸土壌の固体相初期濃度( ら(2003)より著者調整) 

 

固体相  濃度(湖水表層 1L相当) 

(mol L−1) 

Quartz  1.79×10−1  

Calcite  8.00×10−4  

Albite  8.63×10−3   

Kaolinite  1.00×10−4  

Goethite  9.26×10−2   

Mn(OH)2 (s) 7.00×10−4 

UO2HZp  図 3.9 による最適値 

 



75 

 

上記のウラン及び共存元素の溶存化学種を含む化学平衡式は、 JAEA-TDB 

(Kitamura, 2019)を参照する。セル内の化学平衡を達成するための各元素の化学種濃

度は、検討初期は全元素の溶存化学種が平衡状態にあると仮定して、PHREEQC ver. 

3 (Parkhurst and Appelo, 2013) により導出する。必要に応じて速度論的な効果を検討

する。 

 

3.1.4 吸着-脱離反応とイオン交換平衡モデル 

入力情報 (v)のウラン吸着-脱離平衡のモデルとして、本稿第 2 章では、Saito et al. 

(2021)の土壌表面におけるウラニルイオンと水素イオンのイオン交換平衡を導入し、

パラメータ最適化により平衡定数および土壌 CEC を求めた。このパラメータ最適

化手法をハンフォード環境修復地域の土壌のフロースルー・カラム試験(Szecsody et 

al. 2012)に適用し、溶存ウラン濃度測定値の変動を説明した。ハンフォードの試験

におけるウラン濃度は約 1μmol L−1で、琵琶湖の濃度の 1万倍以上だが、酸素を含

む環境水中の事象という点では類似していることから、土壌表面(Zp)での水素イオ

ンとウラニルのイオン交換反応モデルを使用する。 

 

H3𝑍𝑝  + UO2
2+  =  UO2H𝑍𝑝 + 2𝐻

+, log𝐾𝑍𝑝 = 8.45 kcal mol−1      (3.10)  

 

2.1 節冒頭で述べたとおり、本研究では表面吸着が表面鉱物との化学結合に因らず、

単に吸着サイト数と電荷に従うように構成するために、固体相へのウランの吸着-脱

離反応について以下の仮定を置く。 

 

(v1) 固体相への吸着ウランの化学種はウラニルイオンのみとする。 

 

(v2) 固体相へのウラニル吸着量と溶存ウラン量の和は湖水表層内の全ウラン量 

(以下、TUと定義する) に等しい。評価するタイムスケールでのウラン沈殿の

溶出と析出を考慮しない。 

 

TU = [U]eq + [UO2 HZp ]       (3.11) 

 

(v3) 不可逆のウラン吸着を考慮せず、吸着は可逆的とする。 

 

(v4) 吸着可能なウラニルとその他の陽イオンの総和は CECZpとする。 

 

式(3.10)は、湖水表層中の陽イオン交換容量を一種の濃度 CECls meq L−1として持つ土

壌表面 HZp
2−と考えるとき、HZp

2−とウラニルイオンの土壌表面吸脱着として書き換

えることができる。 

 

HZp
2−+ UO2

2+ = UO2 HZp, log KZp
* = 8.20 kcal mol−1   (3.12) 
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[UO2 HZp ] = KZp
* [HZp

2−] [UO2
2+] 

 

= KZp
* CECls [UO2

2+]     (3.13) 

 

ここで、溶存ウラン濃度を示す式(3.9)と湖水表層中の吸着ウラン量を式(3.13)の比を

取ると、 

 

 
[UO2 HZ𝑝 ]

[U]𝑒𝑞
=

𝐾𝑍𝑝
∗  CEC𝑙𝑠 

𝐾𝐻𝐶 (
[HCO3

−]
[H+]

)
3

(1 + 𝐾𝐶𝑎1[Ca
2+] + 𝐾𝐶𝑎2[Ca

2+]2)

  

    (3.14)  

 

式(3.14) は、ウランの収着分配係数は陽イオン交換容量に比例し、カルシウムイオン

の 2 次式及び重炭酸イオンの 3 乗に比例し、水素イオンの逆数の 3 乗に比例するこ

とを示す。さらに、式(3.13)の両辺に 1 を足して逆数を取ると、式(3.11)の全ウラン

TU、重炭酸イオンと炭酸イオン平衡(式(3.16))及び式(3.17)で定義されるアルカリ度 

Alkを用いて、式(3.16)により溶存ウラン濃度が評価される。 

 

HCO3
− = H+ + CO3

2− ; log K2 ＝−10.3 kcal mol−1  (3.16) 

 

Alk = [HCO3
−] +2[CO3

2−] +[OH−]—[H+]    (3.17) 

 

 

ここで、Twater = 0-40 ℃ の水のイオン積 Kw = [H+][OH−] は 10−15から 10−13であるこ

とから、モデルの適用対象範囲である pH =7-10, では Alkへの寄与は無視できるこ

とから、式(3.17)を書き直す。 

 

Alk = [HCO3
−] +2[CO3

2−]     

 

= [HCO3
−] (1+2K2/[H+])    (3.18) 

 

これにより、重炭酸イオンをアルカリ度に書き換えて[U]eqが表現できる。 

 

 
[U]𝑒𝑞

TU
=

1

1 +
1

𝐾𝐻𝐶 (
[HCO3

−]
[H+]

)
3
1 + 𝐾𝐶𝑎1[Ca

2+] + 𝐾𝐶𝑎2[Ca
2+]2

𝐾𝑍𝑝
∗  CEC𝑙𝑠 

 

 

=
1

1 +
1

𝐾𝐻𝐶 (
Alk

[H+] + 2𝐾2
)
3 1 + 𝐾𝐶𝑎1[Ca

2+] + 𝐾𝐶𝑎2[Ca
2+]2

𝐾𝑍𝑝
∗  CEC𝑙𝑠 

 

(3.19) 

 



77 

 

この式(3.17)により、pH 観測値と平衡にある全炭素 DIC 及びカルシウムイオン濃度

から溶存する全ての化学種の化学平衡を仮定し、溶存ウラン濃度の主要部だけを評

価するモデル[U]eqが示された。Mochizuki et al. (2016)の溶存ウラン濃度測定値との比

較を実施するには、TU及び CEClsをパラメータとして溶存ウラン濃度の観測値を再

現するように定める必要がある。 

 

ここで、全ウラン TUは定数と定義されているが、CEClsは定数ではない。土壌 100g

中の陽イオン交換容量 CECZp meq%が土壌サンプリングや先行研究により観測可能

な定数であって、こちらがより対象の基本的な物理化学的性質を表すパラメータで

ある。この値を元に毎日水量が変わる湖水表層 1 L 当たりの陽イオン交換容量とし

て CECls meq L−1への換算が必要となる。模式図を図 3.7に示す。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.7 湖水表層における土壌粒子の体積と表面積の模式図 

 

縞模様の部分が湖水表層に接する土壌を示す。虫眼鏡と粒の画像で、土壌粒子と表

層に接する面積、粒子体積、個数及び平均半径の関係を模式図として示す。 

 

日付 tにおける CECls を CECls(t)とするとき、湖水表層に接した土壌表面積 Sls(t)は次

式(3.20)のように土壌粒子の表面積の和として表される。その粒子の総数 Nls(t)、平均

半径 rls とする。このときの土壌粒子の体積(単純立方体と仮定)を Vls(t)とすれば式

𝑽𝒍𝒔(𝒕)=√𝑵𝒍𝒔
𝟑 (𝒕) ∙

𝟒

𝟑
𝝅𝒓𝒍𝒔

𝟑  

 
 

湖岸表層を被覆する土壌粒子の
体積 

𝑺𝒍𝒔(𝒕) = 𝑵𝒍𝒔(𝒕) ∙ 𝟒𝝅𝒓𝒍𝒔
𝟐  

 
 

湖岸表層を接する
土壌粒子の面積 

rls  
 
土壌粒子の
平均半径 
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(3.21)に従うため、Vls(t)は Sls(t)の 3乗の平方根を 6√πで割ったものとなる(式(3.20))。

これにより、Vls(t)に土壌密度 ρlsをかけて土壌重量とし、CECZpを乗じれば湖水表層

中の陽イオン交換容量の総量が導けるため、これを湖水表層水量 Q0(t)で割ることで、

CECls(t) を得ることができる (式(3.22))。 

 

𝑆𝑙𝑠(𝑡) = 𝑁𝑙𝑠(𝑡) ∙ 4𝜋𝑟𝑙𝑠
2        (3.20) 

 

𝑉𝑙𝑠(𝑡) = √𝑁𝑙𝑠
3(𝑡) ∙

4

3
𝜋𝑟𝑙𝑠

3        (3.21) 

 

𝑉𝑙𝑠(𝑡) =
1

6
√
𝑆𝑙𝑠
3 (𝑡)

𝜋
       (3.22) 

 

𝑆𝑙𝑠(𝑡)  km² 日付 t における湖水表層に接した土壌表面積 

𝑉𝑙𝑠(𝑡) km³ 日付 t における湖水表層に接した土壌粒子体積 

𝑁𝑙𝑠(𝑡)  - 𝑆𝑙𝑠(𝑡) に計量される全土壌粒子数 

𝑟𝑙𝑠  km 𝑆𝑙𝑠(𝑡) に計量される平均土壌粒子半径 

 

𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡) =
𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠𝑉𝑙𝑠(𝑡)

0.1 𝑄0(𝑡)
=

𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠

0.6 𝑄0(𝑡)
√𝑆𝑙𝑠

3 (𝑡)

𝜋
   (3.23) 

 

𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡) meq L−1  日付 t における湖水表層 1 L当たりの CEC  

𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝 meq%  土壌 100 g当たりの CEC 

𝑄0(𝑡) km³ 日付 t における湖水表層水量(表 3.1) 

𝜌𝑙𝑠 kg L−1  土壌密度  

 

この結果、イオン交換モデルによる溶存ウラン濃度の主要部[U]eq をパラメータ TU

及び CECZpと PHREEQC による化学平衡計算で定まるアルカリ度及びカルシウムイ

オン濃度を除き、測定値と文献値によって表現することができる(式 3.24)。 

 

 
[U]𝑒𝑞

TU
=

1

1+
𝐾𝑍𝑝
∗  

𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠
0.6 𝑄0(𝑡)

√𝑆𝑙𝑠
3 (𝑡)

𝜋

𝐾𝐻𝐶(
Alk

[H+]+2𝐾2
)

3

(1+𝐾𝐶𝑎1[Ca
2+]+𝐾𝐶𝑎2[Ca

2+]
2
)

   (3.24)

  

ここで、式(3.24)の構成要素は、それぞれ複分数の分子𝐾𝑍𝑝
∗  

𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠

0.6 𝑄0(𝑡)
√𝑆𝑙𝑠

3 (𝑡)

𝜋
、分母のう

ち𝐾𝐻𝐶 (
Alk

[H+]+2𝐾2
)
3
、残る(1 + 𝐾𝐶𝑎1[Ca

2+] + 𝐾𝐶𝑎2[Ca
2+]2)である。これらについて、以

下のように関数の積の形に整理する。 

 

[U]𝑒𝑞 =
TU

1+
1

𝑓𝑝𝐻(𝑡)∙𝑓𝐶𝑎(𝑡)∙𝑓𝐶𝐸𝐶(𝑡)

     (3.25) 
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𝑓𝑝𝐻(𝑡) = 𝐾𝐻𝐶 (
Alk

[H+]+2𝐾2
)
3
    (3.26) 

 

𝑓𝐶𝑎(t) = 1 + 𝐾𝑈𝐶𝑎[Ca
2+] + 𝐾𝑈𝐶𝑎2[Ca

2+]2.   (3.27) 

 

𝑓𝐶𝐸𝐶(𝑡) = (𝐾𝑍𝑝
∗ 𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠

0.6 𝑄0(𝑡)
√
𝑆𝑙𝑠
3 (𝑡)

𝜋
)

−1

   (3.28) 

 

このとき𝑓𝑝𝐻(𝑡)は、三炭酸ウラニル錯イオン濃度とウラニルイオン濃度の比であり、

pH を変数とする重炭酸イオンによる錯イオン形成の寄与を示す。𝑓𝐶𝑎(t)は、溶存ウ

ラン濃度の三炭酸錯イオンに対する倍率であり、カルシウムイオンの寄与を示す。

𝑓𝐶𝐸𝐶(𝑡)は、吸着ウラン濃度とウラニルイオン濃度の比であり、パラメータとして

CECZp を含むウラニル吸脱着の寄与を示す。この三つの関数は[U]eq に対して同型で

あるため、関数の値の大きさの比較によって[U]eqへの寄与分を比較評価できる。 

 

3.1.5 溶存ウラン濃度ピークの遅れと 1次速度反応移行モデル 

入力条件 (vi) は、ウラニルイオンが土壌表面に吸着－脱離を行う反応(式(3.12))が

必ずしも瞬間的に平衡に到達せず、到達までの緩和時間を必要とし、緩和時間が一日

を超える場合、一日の間に脱離できる量と吸着できる量がそれぞれ 1 次速度反応の

比例係数(kdesと kads)で定まるというモデルの提案である。要求される入力値はその比

例係数自体である。以下、これを 1次速度反応移行モデルと呼ぶ。表 3.2に示した観

測された溶存ウラン濃度と pHを図 3.8に図示すると、溶存ウラン濃度のピークは pH

のピークから 1 ヶ月遅れている。この遅れを 1 次速度反応移行モデルによる土壌吸

着ウランの比例係数が上限値として一日当たりの脱離量を制限しているためと解釈

できる。吸脱着平衡(式(3.12))を仮定した際の溶存ウラン濃度[U]eq (t)に対して、1 次

速度反応移行モデルに従う溶存ウラン濃度を[U]lim (t)と呼ぶとき、CECls(t)あたりの吸

着ウラン αlim (t)=(TU− [U]lim (t))⁄ CECls (t) の時間発展の式、すなわち αlim (t)から翌日の

αlim (t+1)を導く式を以下のように表現できる。但し、対流期は単純混合モデルが溶存

ウラン濃度の実測値を再現することから、土壌表面へのウラニルの吸脱着が行われ

ていないと考えられる。これを反映し、初期値 αini =
(TU−[U]𝑒𝑞(0))0.6 𝑄0(0)

𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠
√

𝜋

𝑆𝑙𝑠
3 (0)
で固

定する。一方、成層期の溶存ウランは湖水表層の全域で吸脱着平衡濃度で均一である

と設定する。これは湖岸土壌から吸脱着したウランにより増減するため、濃度勾配の

実際の有無にかかわらず、その外側の湖水表層全域の溶存ウラン濃度と内側の湖岸

土壌吸着ウランとの吸脱着平衡(式(3.12))を想定しているためである。 
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  (3.29) 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.8 溶存ウラン濃度と pH測定値のピーク位置の比較 

 

X点は表 3.2の溶存ウラン濃度の測定値、十字点は表 3.2の pHの測定値を示す。

実線は、溶存ウラン濃度と吸着ウランの化学平衡を仮定した場合の[U]eq 計算値を

示す。 
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pH 測定値 (表 3.2) 
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3.2 Saito 2022モデルの琵琶湖への適用と溶存ウラン測定結果の解釈 

3.2.1 パラメータ最適化の手順 

以上の Saito 2022 モデルを琵琶湖北湖表層に適用するにあたり、溶存ウラン濃度

測定結果の再現性によって最適化すべきパラメータは 4件、うち 2件は(v)イオン交

換モデルのための溶存ウランと吸着ウラン吸着ウランの合計(全ウラン TU)と表層湖

岸土壌 Zpの重量 100g 中の電荷あたりのイオン交換サイトのモル数(陽イオン交換容

量 CECZp)であり、残る 2件は、(vi)1次速度反応移行モデルのための、ウランの吸着・

脱離の日間比率の上限値 kads、kdes である。 

 

再現性の評価は、tj日の測定値[U]sol,j(表 3.2)と ti日の計算値[U]sol,iとの相対標準偏差

を用いて行った。計算値は 739日の値として出力し、25月の測定値との比較を行っ

た。 

 

𝛿(𝑇𝑈, 𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝, 𝑘𝑑𝑒𝑠, 𝑘𝑎𝑑𝑠)

= ∑ 𝑚𝑖𝑛𝑗=𝑚𝑒𝑎𝑠𝑢𝑟𝑒𝑑 (√(𝑡𝑖
𝑛𝑜𝑟𝑚−𝑡𝑗

𝑛𝑜𝑟𝑚)
2
+ ([𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑖

𝑛𝑜𝑟𝑚(𝑇𝑈, 𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝, 𝑘𝑑𝑒𝑠, 𝑘𝑎𝑑𝑠) − [𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑗
𝑛𝑜𝑟𝑚)

2
)

739

𝑖=𝑐𝑎𝑙𝑐

 

 

𝑡𝑖
𝑛𝑜𝑟𝑚 =

𝑡𝑖 −𝑚𝑖𝑛(𝑡𝑗)

𝑚𝑎𝑥(𝑡𝑗) − 𝑚𝑖𝑛(𝑡𝑗)
 

 

[𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑖
𝑛𝑜𝑟𝑚 =

[𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑖 −𝑚𝑖𝑛([𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑗)

𝑚𝑎𝑥([𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑗) − 𝑚𝑖𝑛([𝑈]𝑠𝑜𝑙,𝑗)
 

 

i: 計算値インデックス (1-739) 

j: 観測値インデックス(1-25) 

(3.30) 

 

上式中の'minj=measured'演算子は、計算評価対象となった日付 ti の計算結果と比較した

場合、距離 δが最小となる測定データの日付を求める処理を表している。なお、相対

標準偏差として、δが最小値で 0となるような δrsdをパラメータ最適化に用いた。ま

た、δrsdの値が 0となるパラメータセットを最適値として採用した。 

 

𝛿𝑟𝑠𝑑 =
𝛿−𝑚𝑖𝑛(𝛿)

𝑚𝑖𝑛(𝛿)
      (3.31) 

 

次に、琵琶湖表層土壌の 100gあたりの陽イオン交換容量(CECZp)は、Fujiyoshi et al. 

(1997)により 9.75 meq%(6サンプルの平均値)と報告されている。また，琵琶湖周辺の

表層土壌では，170 試料の平均 CECZp が 15 meq% であった (Hotta et al. 2010)．最
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適化結果を踏まえ、各パラメータの感度解析として最適値の他、TU値の変化に対し

て 100、130、190、220 pmol L−1、CECZp値に対して 4.0, 8.0, 34.0, 137.0 meq%、 

kads 値に対して 1.008, 1.012, 1.030, 1.06 、kdes 値に対して 0.950, 0.978, 0.995, 0.998 

による溶存ウラン濃度評価への影響を比較する。なお、感度解析の値は、濃度グラフ

の変化を見やすくするために、最適化後に試行錯誤により選択したものである。 

 

3.2.2 イオン交換モデル[U]eqにおける TUと CECZpの最適化 

図 3.9は、湖水表層の TUと、湖水表層の湖岸 100 gあたりの CECである CECZpの

最適化の結果を示したものである。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

図 3.9 相対標準偏差による溶存ウラン濃度計算のパラメータ(TU及び CECZp)最適化 

 

 

この図は、パラメータセット空間(x軸 CECZp、y軸 TU)におけるイオン交換モデル

の溶存ウラン濃度[U]eqの実測値[U]solとの相対標準偏差 δrsdを等高線で示している。

黒い部分は最適化の目標となるMochizuki et al. (2016) の溶存ウラン濃度測定実験値

自体が持つ相対標準偏差 1.03 %を参考に、δrsdの下限値とした 1%未満の範囲であり、

同程度に最適化されたパラメータの広がりを示す。十字の点は等高線のゼロ点を示

し、パラメータ最適値の代表値とする。 
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この図から、δrsdが最小となる TU = 152 pmol L−1 と CECZp = 10.2 meq% が実測の溶

存ウラン濃度を最もよく再現する最適値であることが示された。同程度に最適化され

た δrsdが 1 ％以下のパラメータ値は TUでは 150から 153 pmol L−1の間、CECZpでは

9.6から 11 meq%の間であった。琵琶湖表層土壌の 100g あたりの陽イオン交換容量

は、Fujiyoshi et al. (1997)の 9.75 meq%，Hotta et al. (2010)の 15 meq% と踏まえ、本研

究による CECZpの最適値は文献値と整合している。 

 

二つの最適化されたパラメータのモデル上の位置づけと感度解析結果を示す。全

ウラン TU は、季節変動で可逆的に吸脱着可能な溶存ウラン濃度の上限値を示すこ

とから、最適値は溶存ウラン濃度観測値の最大値になるはずである。また、モデル設

定上、この値は測定日に係わらず一定値と仮定している。図 3.10 はこれらの想定の

確認のため、TUを 100から 220 pmol L−1まで変えて感度解析を行った結果である。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.10 (a)  CECZpの有無による TUの感度解析 
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図 3.10 (b) CECZpの有無による TUの感度解析 

 

一方、湖岸土壌表面の陽イオン交換容量 CECZpは吸着ウラン濃度の上限を示すた

め、CECZpが 0であればウランの吸着による溶存ウラン濃度の減少がなくなり、季節

変動はせず一定値を取り、CECZpの値が大きくなるほど季節変動による TUからの減

少幅が大きくなるはずである。このため図 3.10 では、CECZp をゼロにした結果(図

3.10(a))と最適化値 10.2 meq%の結果(図 3.10(b))を比較した。X印の点は、その日の湖

水表層における溶存ウラン濃度の測定値を示す。点線、破線、実線、一点鎖線、二点

鎖線は、それぞれ初期 TUの値(2010年 2月 10日時点)を 100、130、152、180、220 

pmol L−1として計算した溶存ウラン濃度である。結果は想定の通りとなった。 

 

CECZp による吸着ウラン濃度の上昇と季節変動による減少幅をより詳細に確認す

るために、湖岸土壌の CECZpをパラメータとして最適化した結果を図 3.11に示す。 
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溶存ウラン濃度測定値 (表 3.2)  

[U]eq計算値 TU = 100 pmol L−1, CECZp = 10.2 meq% 

TU = 130 

TU = 152 最適値 

TU = 180 

TU = 220 
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図 3.11 CECZpによる溶存ウラン濃度への感度解析 

 

X点は、その日の湖水表層における溶存ウラン濃度の測定値を示す。点線、破線、

実線、一点鎖線、二点鎖線は、それぞれ CECZpの値が 4.0、8.2、10.2、34.2、137 meq%

の場合の溶存ウラン濃度の計算値を示している。この感度解析の結果から、以下の

ことが示された。 

・CECZpが最適値より小さいときは、溶存ウラン濃度は冬期の極小値でも観測値ま

で減少しない。 

・CECZpが最適値より大きいと、pHが 8程度だった 2011年の夏の極大値の濃度も

下げる一方、pHが 10まで上昇した 2012年の極大値は低下させない。 

 

この結果は、1件目は溶存ウランの減少幅が CECZpの大きさに依存するためであり、

一方 2件目は CECZpの大きさが pH=8の 2011年平衡溶存ウラン濃度極大値を吸着す

るだけの容量がある一方、pH=10の 2012年平衡溶存ウラン濃度が非常に高く、全ウ

ラン濃度 TUを全て消費し、極大値が CECZp ではなく TUで定まることが、CECZpが

高い値であっても最適値と比べて極大値が低下しない理由と考えられる。pH =10を

反映した高い平衡濃度に、TU の不足によって届かない 2012 年の溶存ウラン濃度ピ

ークがテーブル状になっていることが確認できる。 

 

溶存ウラン濃度測定値 (表 3.2) 

[U]eq計算値 CECZp = 4.0 meq% , TU = 152 pmol L－1 

CECZp = 8.0 

CECZp = 10.2 最適値 

CECZp =34.0 

CECZp =137 

2011           2012         2013 
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3.2.3 イオン交換モデル[U]eqの主要な平衡反応についての考察 

[U]eqは、各平衡定数と関連化学種濃度からなる関数 fCEC(t)、fpH(t)及び fCa(t)の積で表

現されている。fCEC(t)は、イオン交換の平衡定数 KZp*と湖水 1L あたりの土壌吸着サ

イトのモル数 CECls(t)の積の逆数である。fpH (t) は錯形成平衡定数 KUCと水素イオン

の 3乗の逆数の積であり、pHの影響を表す。fCa (t) は主溶存ウラン種とカルシウム

イオン間の平衡定数の積の合計であり、カルシウムイオンの寄与を代表する。この 3

つの関数は[U]eq (式(3.25))については式中の同じ場所で積として現れているため、この

式を用いて[U]eqの変動の基本的な特性は以下のように解析される。 

 

(i) fCEC(t)、fpH(t)、fCa(t)のいずれかが非常に大きな値の場合は、[U]eqは TUと等しくな

り変動しない。これは、例えば、CECZpを 0とした場合に発散によって生じる(図

3.10(a))。Alk やその実態である溶存炭素、あるいはカルシウムイオンが大きい場

合では、環境水中に想定される濃度範囲ではこの効果は無い。 

 

(ii) fCEC(t)、fpH(t)、fCa(t)が一定であれば、[U]eqは変動がない。図 3.12 は、仮に pHを

2011年 2月 10日の初期 pHである 7.1に一定にした場合の[U]eqを示したものであ

る。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.12初期固定 pH条件と観測値 pH再現条件の溶存ウラン濃度計算値比較 

 

溶存ウラン濃度 測定値 (表 3.2) 

溶存ウラン濃度計算値 pH を 7.1(2011年 2/10付初期値)に固定 

溶存ウラン濃度計算値 pH を測定値(表 3.2)再現に調整 

 

 

2011          2012         2013 
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X 印の点は溶存ウラン濃度の測定値を示す。実線は pH が観測値(表 3.2)に調整さ

れた条件での溶存ウラン濃度計算値を示す。破線は pHを 7.1(2011年 2月 10日)に初

期値として固定した条件での溶存ウラン濃度計算値を示す。いずれの溶存ウラン濃

度も pH以外は同じ入力で PHREEQC ver.3 により計算した。fCEC(t)、fCa(t)の変動が小

さいため、[U]eqの変動はほぼ抑えられている。 

 

以上の考察に基づき、fCEC(t)、fpH(t)、fCa(t)の[U]eqの変動への寄与を各関数の変動の

大きさに基づいて評価するために、測定開始時である 2011年 2 月 10 日の測定結果

からの比率の変化を比較し、図示することとした。図 3.13に 3つのファクターの初

期値に対する比率を示す。fpH(t)の変動は、fCEC(t)や fCa(t)の変動よりも大きい。fpH(t)は、

水素イオンの 3乗の逆数に比例している。ここで、fCEC(t)の変動を起こす要因は琵琶

湖北湖表層の温度飛躍層の水位変動であり、水量 Q0(t)に対する湖岸表面積 Sls(t)の 3

乗の平方根の比に比例するが、表 3.1より季節変動は 0.5倍から 0.8倍までである。

fCa(t)の変動要因であるカルシウム濃度も Mochizuki et al. 2016による実測値が 0.285

～0.310 meq L−1と報告されている。従って、[U]eq の季節変動は pH が主な要因であ

ると結論づけられる。 

 

なお、琵琶湖北湖表層における pHの変動要因は、夏の気温上昇に伴う藻類の急激

な発生による溶存炭酸の枯渇と、藻類減少による溶存炭酸回復とされている。 
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図 3.13  [U]eq.の関数毎の初期値からの相対変動量比較 

 

 

x軸は日付、y軸は fCEC、fpH、fCaの初期値(2011年 2月 10日)に対する比率をそれ

ぞれ示す。[U]eqの季節変動への寄与の大きさを視覚的に比較した。 

 

3.2.4 1次速度反応移行モデル[U]limにおける kdesと kadsの最適化 

表 3.2に示した溶存ウラン濃度と pHの実測値に見られるピークの遅れが、[U]lim (t)への

平衡反応からの移行を伴う 1 次速度反応移行モデルの導入であるによって十分に説

明できるかどうかの確認のため、パラメータ kdesと kadsの最適化を行った。結果を図

3.14に示す。黒で塗った範囲は δrsdの下限値とした 1%未満の範囲であり、同程度に

最適化されたパラメータの広がりを示す。kdesと kadsの最適値はそれぞれ0.985と1.017

と算出された。これらの値を用いて、TUとCECZpのパラメータ最適化を行った結果、

最適値はそれぞれ 163 pmol L−1と 12.1 meq%となり、前回の 152 pmol L−1と 10.5 meq%

とは少し異なる値となった。ここで、再現性が最適値と同程度とみなせる範囲は狭

く、kdesは 0.985、kadsは 1.016～1.019を示している。 
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図 3.14 相対標準偏差による 1次速度反応移行モデルパラメータの最適化 
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kdesと kadsの最適値の範囲である黒い部分が、他のパラメータである TUや CECZpに

比べて狭いことが特徴的であるが、これは TU と CECZpがそれぞれ全ウラン量と全

吸着ウラン量の上限値を規定する連続的な量であるのに対し、kdesと kadsは吸脱着過

程が緩和時間中の反応速度を反映するため、土壌表面が均一な場合、必要な吸脱着の

速度を反映して、広がりの無い値となるためと考えられる。イオン交換モデルでは、

可逆的かつ電気的なウラニルイオンと土壌表面との瞬間的な脱着を想定していたが、

1次速度移行モデルの吸脱着比例係数は、湖水表層の空間的にも測定期間の時間的に

も狭い範囲にあり、特に脱離の速度限界 kdesは、ほぼ一つの値であることが示された。 

 

より詳しく kdesと kadsの増減が溶存ウラン濃度に与える影響を確認するために、最

適値の前後の数値に対し感度解析を行った。結果の図 3.15 の kdesの値は、土壌から

のウラニルイオンの脱離速度がもし場所や時期によって多様なものであれば、前後

の kdesの数値でも実測値の一部を反映するはずであるが、最適値以外の kdesは実測値

から変化分だけ離れていることが分かる。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.15 溶存ウラン濃度の季節変動の再現性を最適化するための𝒌𝒅𝒆𝒔の感度解析 

 

X 印の点は、その日の湖水表層における溶存ウラン濃度の測定値を示す。点

線、破線、実線、一点鎖線、二点鎖線は、それぞれ吸着限界速度 kadsを 1.017に

固定し、脱離限界速度 kdesを 0.950, 0.978, 0.985, 0.995, 0.998 として計算したウラ

ン濃度を示している。 

  

溶存ウラン濃度 測定値 (表 3.2)  
[U]lim.計算値 kdes = 0.950,  kads = 1.017 

kdes = 0.978 
kdes = 0.985 最適値 
kdes = 0.990 
kdes = 0.998 

2011         2012       2013 
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一方、土壌へのウラニルイオンの吸着速度 kadsの値が kdesに比べて最適値に広

がりがあるのは、図 3.16によれば今回のモデルが 2011年 11月前後に階段状を

形成する実測値があることから、2011年 10月は、11月以降及び 2012年秋とは

吸着速度に違いがあるためと考えられる。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.16 溶存ウラン濃度の季節変動の再現性を最適化するための kadsの感度解析 

 

X 印の点は、その日の湖水表層における溶存ウラン濃度の測定値を示す。点線、

破線、実線、一点鎖線、二点鎖線は、それぞれ、脱離限界速度 kdesを 0.985に固定し、

各吸着限界速度 kadsを 1.008, 1.012, 1.017, 1.03, 1.06 として計算したウラン濃度を示

している。 

 

3.2.5 室内実験との比較による吸脱着反応の場と湖水流動の寄与の考察 

 

本研究の Saito 2022 モデルでは、ウラニルと土壌の吸脱着反応の場は、湖水表層

周囲の湖岸を想定している。Saito 2021モデルの土壌カラム試験では土壌間隙水中の

溶存ウランを対象としており、土壌表面の吸脱着反応平衡は間隙水にも即時に反映

されたが、琵琶湖に適用された Saito 2022モデルでは、表層湖水をバッチ反応として

単純化しているため、湖岸の土壌表面でのウラニル吸脱着による溶存ウラン濃度の

変化が、湖の中央にある観測点 Ie-1に到達するまでの湖水流動が考慮されていない。

一方で Mochizuki et al. (2016)によれば、成層期の湖水では温度飛躍層と同じ位置に

pH、溶存酸素および溶存ウランの観測値において表層と深層で飛躍が見られ、それ

ぞれの層内の湖水の深度分布はほぼ均一である。このため、Mochizuki et al. (2016)の

溶存ウラン濃度 測定値 (表 3.2) 
[U]lim 計算値 kads = 1.008, kdes = 0.985 

kads = 1.012 
kads = 1.017 最適値 
kads = 1.030 
kads = 1.060 
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実施した、琵琶湖採取土壌による室内実験の結果を本研究と比較することで、Saito 

2022 モデルによる湖水表層の均一化と、湖岸をウラニル吸脱着の場とし、その結果

が湖水表層全域の溶存ウラン濃度に即座に伝わる仮定の妥当性について考察する。 

 

Mochizuki et al. (2016) における室内実験は、琵琶湖水深 7 mより採取した土壌 1 L

を、幅 240 × 奥行き 160×高さ 280 mmの水槽に敷き詰め、観測点 Ie-1から深度 40 

mの湖水 10 Lを採取し、孔径 0.4 μmのヌクレポアフィルタで懸濁物をろ過後、水

槽に静かに投入し、アジ化ナトリウム 0.1 molを添加して生物影響を取り除いた。室

温を 25℃一定に保ち、光は入れず、一度空気中の二酸化炭素を除去してから実験を

開始した。実験は 3期に分け、二酸化炭素と二酸化炭素を除去した空気とで pH条件

を管理した。第 1期 (4日目まで) は pHを 7.0に維持した。第 2期(4～9 日目まで) 

は開始時に pHを 8.5に上げて維持した。第 3期(10～14日目まで) は再び pHを 7.0

に下げ、維持した。各期の pHと溶存ウラン濃度 Urm (t)の測定結果から誘導した吸着

ウラン濃度 qrm (t) の推移は以下の図 3.17の通りであった。 

 

 

 

 

図 3.17 室内実験における吸着ウラン測定値 

 

但し、Saito 2022モデルと同様、溶存ウラン濃度と吸着ウラン濃度の和である系内

の全ウラン濃度 TUrmは一定値とし、溶存ウラン濃度の最大値の 1.1倍の 345 pmol L−1

とした。第 2 期の qrm (t)について pH=8.5 の吸着平衡濃度 q∞_rmと緩和時定数 τrm を

パラメータとして近似式(3.32)を得た。 
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𝑞𝑟𝑚 (𝑡)  =  𝑞∞_𝑟𝑚 + ( 𝑞𝑟𝑚 (4) − 𝑞∞_𝑟𝑚)  ∙ 𝑒
−(

𝑡−4

𝜏𝑟𝑚
)
   (3.32) 

 

𝑞𝑟𝑚 (𝑡)  室内実験経過日数 t の吸着ウラン濃度 pmol L−1 

𝑞∞_𝑟𝑚 pH 8.5平衡時の吸着ウラン濃度 pmol L−1 

τrm  室内実験の吸着ウラン濃度平衡時の緩和日数 d 

U∞ rm   室内実験経過日数 t の溶存ウラン濃度 pmol L−1 

  U∞ rm = TUrm – q∞,rm  

 

TUrm  溶存ウラン濃度と吸着ウラン濃度の和 345 pmol L−1 

 

式(3.30)の回帰分析の結果、q∞,rm = 59.6 pmol L−1、U∞ rm = 285 pmol L−1、室内実験の吸

着ウラン濃度平衡時の緩和日数は τrm = 0.975日となった。琵琶湖で約 1ヶ月かかっ

た吸脱着の非平衡状態が、室内実験では約 1日で終わることになる。このことは、室

内実験での pHからの溶存ウランのピーク遅延とも整合する。 

 

この結果から Langmuirの等温吸着平衡の式(3.33)を元に、ウラニルの土壌表面吸着

エネルギーKZp_rmを求めた。 

 

𝑞∞,𝑟𝑚 =
𝐶𝐸𝐶𝑟𝑚𝐾𝑍𝑝,𝑟𝑚𝑈∞,𝑟𝑚

1+𝐾𝑍𝑝,𝑟𝑚𝑈∞,𝑟𝑚
      (3.33) 

 

𝐶𝐸𝐶𝑟𝑚 室内実験系の 1L当たりの陽イオン交換容量 22.0 meq L−1  

土壌 1 Lが湖水 10 Lに浸されており、土壌の CECZp 最適

値 12.1 meq%, 乾燥バルク土壌密度 1.82 kg L−1 から誘導し

た。 

KZp, rm  ウラニル吸着エネルギー L kmol−1 

 

KZp_rmは 9.45 L kmol−1 と評価された。この値は Saito 2022モデルの KZp
*= 8.20 kcal 

mol−1に近い値であり、緩和の時定数が 1 日と 1 ヶ月程に異なるにもかかわらず、

室内実験と実際の琵琶湖表層湖水でのウラニル吸脱着平衡反応が同一である可能

性を支持していると考えられる。  

 

これらの室内実験結果の考察から、まず定性的には、流動距離が短くても、懸濁物

がなくても、また温度差や風向による流動が無い室内実験で pHに対して吸脱着ピー

ク遅延が発生することが確認された。遅延は土壌表面の吸脱着反応によって単独で

も発生している。一方で定量的には、琵琶湖の平衡濃度回復までの遅延の長さは、土

壌表面の吸脱着反応単独では十分に説明できない。流動及び懸濁物の影響のない室

内試験では緩和時間は約 1 日となったことから、これらの要素が湖岸土壌付近の吸

着濃度を湖面中央付近の観測箇所 Ie-1 まで伝搬する過程に影響しており、実際には



94 

 

琵琶湖表層水のウラン濃度が即時に均一化せず、流動及び懸濁物の影響に基づく遅

延があると考えられる。 

 

ここで、室内実験の考察と同様に、Saito 2022 琵琶湖表層モデルでのウラニル－水

素イオン交換平衡（式(3.12)）を Langmuirの吸着速度式に置き換えると、以下のよう

になる。 

 
𝑑𝑞(𝑡)

𝑑𝑡
= −𝑘𝑑𝑞(𝑡) + 𝑘𝑎𝑈(𝑡)(𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡) − 𝑞(𝑡))          (3.34) 

 

𝑈(𝑡)  琵琶湖表層の溶存ウラン濃度 pmol L−1 

𝑞(𝑡)  琵琶湖表層の吸着ウラン濃度 pmol L−1 

𝑇𝑈  溶存ウラン濃度と吸着ウラン濃度の和 152 pmol L−1 

𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡) 琵琶湖表層の陽イオン交換当量 mol L−1  

季節と表層深度によって変動するが 平均 10 meq L−1程度。 

𝑘𝑎   Langmuir吸着速度定数 

𝑘𝑑   Langmuir脱離速度定数 

 

dq = 𝑞(𝑡 + 1) − 𝑞(𝑡), dt =1とおき、𝑈(𝑡)＝𝑇𝑈 − 𝑞(𝑡)、 𝛼(𝑡) = 𝑞(𝑡)/𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡)を用い

て式 (3.34) を整理する。 

 

𝛼(𝑡 + 1) − 𝛼(𝑡) = −𝑘𝑑𝛼(𝑡) + 𝑘𝑎 (
𝑇𝑈

𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡)
− 𝛼(𝑡)) (1 − 𝛼(𝑡))  (3.35) 

 

𝛼(𝑡)  CEC当たりの吸着ウラン濃度（無次元） 

 

このとき、ウランが湖水や土壌中で微量であることから、𝐶𝐸𝐶𝑙𝑠(𝑡) ≫ 𝑇𝑈、1 ≫ 𝛼(𝑡)

であるため、式(3.35)は以下の通り、平衡吸着濃度からの差分の時間発展が 1次反応

式として整理できる。 

 

𝛼(𝑡 + 1) − 𝛼(𝑡) = −(𝑘𝑑 + 𝑘𝑎) 𝛼(𝑡)   (3.36) 

 

琵琶湖表層の吸着平衡に必要な時定数は、このため𝑘𝑑 + 𝑘𝑎の逆数となるが、Saito 

2022モデルの kdesとの関係は、式(3.36)の両辺を𝛼(𝑡)で割ることで導ける。 

 
𝛼(𝑡+1)

𝛼(𝑡)
= 1 − (𝑘𝑑 + 𝑘𝑎) = 𝑘𝑑𝑒𝑠   (3.37) 

 

 

𝑘𝑑𝑒𝑠= 0.985により、琵琶湖表層の脱離時の時定数は 0.015の逆数となるため 67日

となり、約 1 ヶ月のピーク遅延の倍に当たるが、一方で平衡状態からの脱離遅延期

間は、図 3.18に図示するとおり 2011年と 2012年の両年とも約 4ヶ月であった。2ヶ
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月の時定数はこれらの遅延の中間値に当たる。ここで式(3.37)は dt =1、すなわち 1日

の経過時において平衡に到達しない場合に等式として成立し、右辺は左辺の成立し

た日付 tに依存しない。dt <1で平衡濃度に達する場合には、Langmuirの吸着速度式

(3.34)により
𝑑𝑞(𝑡)

𝑑𝑡
= 0 が成立した時点で吸着濃度は平衡して変動を停止する。この要

請が吸着濃度の前日比を𝑘𝑑𝑒𝑠に制限している。 

 

これらの考察から、琵琶湖のピーク遅延に係る吸脱着反応に 1 次速度反応を想定

し、また CEC当たりの吸着濃度の前日比に上限値を設けることは、単に実測値再現

性のための数理モデルではなく、ウランが湖水中で微量元素であることによる近似

に基づく、Langmuir 吸着平衡式での緩和時間が一日を超えて長い場合の吸着速度式

の要請として物理的な意味づけを持つ。 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3.18  [U]eq と [U]lim の測定再現性の比較 

 

脱離の遅延 
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溶存ウラン濃度 測定値 (表 3.2) 
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＊印の点は溶存ウラン濃度測定値を示す。破線は計算値[U]eq、実線は計算値

[U]limを示す。[U]eqに比べ、1 次速度反応移行モデルに従う[U]limが遅延してい

る区間を両頭矢印で脱離と吸着に分けて示す。 

 

 

3.2.6 観測されたアルカリ度の再現性 

Stumm and Morgan (1995) は、多くの自然水域は大気と平衡状態になく、大気からの

ガス交換による再供給よりも CO2同化が速いため、湖沼は光合成時に著しく CO2不

足になることが多いと述べている。しかし、本研究での計算では、環境平衡とは異な

る CO2ガス平衡を仮定している。これまでの計算では、化学平衡は以下のように仮

定した。ここで、[H2CO3
*] は [CO2] と [H2CO3] の和である。 

 

𝐾1  =  
[H2CO3

∗ ]

[H+][HCO3
−]
,                  𝑙𝑜𝑔 𝐾1  =  −6.3    (3.38) 

 

 

本論文のこれまでのモデル(ケース iv1)における CO2分圧は、pH の観測値を再現す

るように調整されており、計算の結果、平均で p CO2  =2.5 であった。このように、

これまで検討してきたイオン交換モデルや 1 次速度反応移行モデルでは、アルカリ

度 Alkは平均 25 meq L−1で、Mochizuki et al. (2016)が同時期に同じ観測点 Ie-1で観測

したアルカリ度(0.705 meq L−1)の約 30倍であった。そこで、Mochizuki et al. (2016)が

観測したアルカリ度(0.705 meq L−1)を再現するためのモデルの修正(ケース iv2)につ

いて考察する。 

 

第 2 章で報告した土壌表面におけるウラニルイオンと水素イオンの交換平衡定数

log KZp = 8.45 kcal mol−1は、イオン交換モデルに基づく [U]eq (式(3.25)) を再掲する。 

 
[U]𝑒𝑞

TU
=

1

1+
𝐾𝑍𝑝
∗  

𝐶𝐸𝐶𝑍𝑝∙𝜌𝑙𝑠
0.6 𝑄0(𝑡)

√𝑆𝑙𝑠
3 (𝑡)

𝜋

𝐾𝐻𝐶(
Alk

[H+]+2𝐾2
)

3

(1+𝐾𝐶𝑎1[Ca
2+]+𝐾𝐶𝑎2[Ca

2+]
2
)

    (3.25) 

 

KZp以外の式(3.22)の構成は平衡定数(KHC, KCa1, KCa2)、文献値(ρls)、最適化済みのパ

ラメータ (TU, CECZp)及びほぼ一定値であることが観測された量 (Alk, Ca2+, 

√Sls(t)3/Q0(t))であるため、アルカリ度を 1/30 に変更したときに、式(3.22)の左辺であ

る[U]eqを元のケース iv1 条件のイオン交換モデルと同様に実測値に近い値に保つた

めには、KZp
*を見直す以外には方法がない。特に、炭酸ガスとの平衡が達成されない

ことにより溶存炭酸および重炭酸イオン濃度が大幅に低下していると考えられる状

況下でも、Alk の観測値は pH の季節変動にも関わらず一定であった。この状況が
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溶存炭酸の残量が pHを決定している考察と矛盾しないためには、溶存炭酸の枯渇を

補完する重炭酸イオンとの平衡が成立しない状態で、重炭酸イオンと炭酸イオン間

の化学平衡が維持されていたことを意味する。カルシウムイオンもほぼ一定値であ

り、Alk の相当量の 0.3 meq L−1と観測されていることから、方解石との平衡による

炭酸イオンからの供給が考えられる。 

 

観測期間を通じて一定であった Alk＝0.705 meq L−1を再現するためには、PHREEQC

のモデル設定を変更する必要がある。すなわち、pH、DOだけでなく、アルカリ度も

観測値を再現する条件下で、他の条件を変えずに、計算された溶存ウラン濃度が最も

溶存ウラン濃度の観測値を再現するように、イオン交換平衡定数 KZpをパラメータと

して改めて最適化を行う。この新しいイオン交換平衡定数は、これまで説明した KZp

と区別するため、KZp
Alkと表記する。観測された Alk (0.705 meq L−1)を用いてパラメー

タ最適化を行った結果、log KZp
Alk (3.73 kcal mol−1)と TU (159 pmol L−1) が最適値とし

て示された。最適値を採用し、PHREEQCで計算した溶存ウラン濃度は、この条件で

は、観測された Alk (0.705 meq L−1) が PHREEQC計算上でも再現され、一定値を維

持することが示された。 

 

次に、1 次速度反応移行モデルを適用し、アルカリ度 Alk 一定条件の影響を補正し

た。この定式化によって得られた結果は、図 3.18 に示した結果とほぼ同じであった。

これらの結果により、湖岸の土壌粒子と湖水中の主要化学種との間のウランの吸脱

着平衡を記述する本モデルは、Alkを一定値として条件入力した場合でも、成層期の

二酸化炭素と溶存炭酸の非平衡にかかわらず、溶存ウラン濃度の季節変化を合理的

に再現することができると考えられる。 

 

3.3 まとめ 

これまでのこの章の検討から、琵琶湖北湖表層の溶存ウランの季節変動について

以下のことが知見として得られた。 

 

溶存ウラン濃度は、流入河川、雨量、蒸発量及び地下水の流量と年平均ウラン濃度

の観測値からの Mochizuki et al. (2016)によるウラン流れ込み評価（単純混合モデル

[U]mb）によって、冬から春にかけての対流期に限り説明できる。一方で、春から秋

の成層期については、外からではなく湖水表層内からウランが供給されたと考えら

れる。 

 

成層期のウラン供給源は、電位-pH相図から、ウラン鉱物の溶解ではなく土壌表面の

吸着ウランと想定される。 
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溶存ウラン濃度の季節変動は、化学平衡の変化による濃度上昇が考えられる。土壌表

面吸着を含めた化学平衡式による溶存ウラン濃度表現(イオン交換モデル [U]eq）を構

成する平衡定数や化学種濃度測定値の考察から、pHの季節変動がもっとも大きい変

動要因であると考えられる。 

 

溶存ウラン濃度の季節変動のピークが、上記知見に係わらず pHのピークから 1ヶ月

遅れるのは、pH変動による溶存ウラン濃度上昇を反映するための吸着ウランからの

脱離過程及び吸着過程が Langmuir吸着平衡反応に従うと仮定したときに算定される

平衡までの緩和時間が約 40 日であることの反映と考えられる。pH 変動幅が琵琶湖

表層とほぼ同じ環境で、一方で流動と懸濁土壌の除去された室内実験では、緩和時間

が約 1 日と短かったことから、琵琶湖表層の緩和時間の長さには化学平衡以外の要

因が影響していると考えられる。 

 

ウラン吸脱着過程の緩和時間を考慮し、その間の反応を 1次速度反応と仮定した、1

次速度移行モデルによる溶存ウラン濃度表現(1次速度反応移行モデル[U]lim)では、実

測値における pHピークからの 1ヶ月の遅延が再現された。なお、表 3.2の実測値と

同日の図 3.18 の[U]lim 評価値の相対標準偏差は各測定日毎の値の自乗の和の平均で

1.6 %未満であった(表 3.7）。 

 

このとき、湖水表層の湖水と湖岸全体を一律に扱い、2年間の測定期間にわたって一

つの定数を一次速度反応移行のパラメータとしているにもかかわらず、特に脱離に

ついては最適値がほぼ一意に定まった。また、ウラニルイオンの湖岸土壌への吸着エ

ネルギーKZp
*は湖水表層の湖水と湖岸土壌をサンプリングした室内実験とも近い値

となったことから、吸着ウランの吸脱着過程は、湖全体で共通であると考えられる。 

 

なお、上記イオン交換モデルは pH 再現に炭酸ガス分圧による調整を行ったため、

Mochizuki et al. (2016)のアルカリ度測定値が再現できていなかった。このため pH再

現から炭酸ガス分圧を切り離し、アルカリ度を一定値にして 1 次速度反応移行モデ

ル[U]limによる溶存ウラン濃度の再計算を行ったところ、ウラニルイオンと水素イオ

ンの交換エネルギーKZpの修正のほかは同様の結果を得た。 

 

ここで参考として、琵琶湖水中溶存ウランの人体影響について補足する。本研究の

モデルは琵琶湖の全ウランを一定とすることを仮定しているため、このモデルが現

実を表しているのならば、琵琶湖湖水はウランを季節変動のサイクルによってウラ

ンの蓄積も放出もしていないことになる。また、溶存ウランの濃度は人体に影響する

とされる数値、例えばWHOウラン飲料水基準 30 μg/Lの 1/1000未満であって、人体
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への影響はほぼ無いと考えられる。 
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表 3.7 溶存ウラン濃度測定値と Saito 2022モデルによる評価値及び相対標準偏差 

 

測定日 測定値 評価値 分散 

Date [U]sol [U]lim (1-[U]lim/[U]sol)2 

(day) (pmol L-1) (pmol L-1) (-) 

Feb. 10 65.1 65.1 0.00 

Mar. 1 66.6 66.4 9.49×10−6 

Apr. 5 73.2 68.6 3.94×10−3 

May.12 76.2 77.1 1.53×10−4 

Jun. 7 98.1 93.5 2.15×10−3 

Jul. 5 119 109.1 6.93×10−3 

Aug. 2 130 127.7 3.15×10−4 

Sep. 15 139 138.9 9.64×10−7 

Oct. 18 104 134.9 8.83×10−2 

Nov. 14 106 118.7 1.43×10−2 

Dec. 12 93 91.9 1.50×10−4 

Jan. 25 75.4 77.7 8.95×10−4 

Feb. 28 74.7 79.7 4.48×10−3 

Mar. 27 80.7 81.8 2.00×10−4 

Apr. 17 89.5 83.3 4.82×10−3 

May. 16 99.3 96.7 6.79×10−4 

Jun. 12 109 110.9 3.00×10−4 

Jul. 3 130 123.9 2.19×10−3 

Aug. 1 152 135.9 1.12×10−2 

Sep. 12 149 150.5 9.66×10−5 

Oct. 16 147 142.3 1.01×10−3 

Nov. 13 128 129.4 1.13×10−4 

Dec. 12 97.1 105.5 7.49×10−3 

Jan. 16 87.3 87.6 1.16×10−5 

Feb. 19 93.5 88.7 2.60×10−3 

 

  

平均相対標準偏差 1.6 % 
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第 4章 結論 

溶存ウラン濃度評価のため、第 1章では溶存ウランの炭酸錯体、リン酸錯体、鉄

による吸着、硫酸酸性の影響、及び腐植酸吸着による影響とその条件を整理し、大

気開放された環境水中のウラン化学種が、全ウラン中の 9 割に近い主要部としてウ

ラニル三炭酸錯体とそのカルシウム塩で構成されることを集約した。また、濃度評

価のための数値モデルとして、現行の安全評価で使用されている基本的だが信頼性

のある等温 (Kd) モデルの他、表面錯体形成モデル (SCM)、及び反応移行モデル 

(RTM) の概要と先行研究事例をレビューし、結論として、速度制限された物質移動

と多成分表面錯体形成過程の両方が数値モデルに必要と理解した。両者を統括した

モデルを検討するためには、対象環境に対して考慮すべき錯体形成過程、速度制限

された物質移動、及び流体力学的なマスバランス過程を統合し、これらを用いた測

定可能な物理量で定まる半経験的なモデルを提案することを目標と定めた。提案す

る半経験的モデルの性能目標として、ウラン廃棄物処分場からの公共水域への影響

を事前評価するために、環境水域中の溶存ウランの濃度変化を、測定値に対する数

値モデルによる再現値が相対標準偏差で 10％以下となることを以て、再現性の目標

値として設定することとした。 

 

第２章では、半経験的モデルの構成を検討し、再現対象とする実際の野外の環境

水域における溶存ウラン測定結果を公開した先行研究との比較を行って検証を実施

することとし、実験室規模での溶存ウラン濃度試験の事例をもとに数値モデル Saito 

2021の開発を試みた。対象として、Szecsody et al. (2012)が報告したハンフォード 300

エリア汚染土壌サンプルを用いたリン酸処理カラム実験における溶存 U 濃度の推移

に着目し、Saito 2021モデルを地球化学コード PHREEQC ver.3に入力し数値化した。

その結果、実験的に測定された溶存ウラン濃度の再現を通じ、溶存ウラン濃度の増減

の機構を分析することができた。流水領域におけるウランの初期量 (Umobile)の増減が

流水直後の溶存ウラン濃度に影響し、滞水領域と流動領域の混合比 (rMIXi/m) がウラ

ンのリザーバーとなって流水停止後の濃度上昇に影響し、ウラニル-水素イオン交換

平衡定数 (KZp)と陽イオン交換容量 (CECZp) がウランの吸着によって滞水領域から

のウラン供給と要領に応じてバランスすることが考察され、4つのパラメータを持つ

イオン交換と滞水領域モデルの最適化が、溶存ウランの計算と実験測定値を適合さ

せることを見いだした。 

 

第 3章では、実際の野外の環境水域における溶存ウランの季節変動現象に対する

測定結果を再現対象とした。Mochizuki et al. (2016) の琵琶湖水中溶存ウランの２年

間にわたる測定が精度の高いデータを提供しており、再現対象として選択するにあ

たり、前章で検証した Saito 2021モデルを琵琶湖湖水に適用するため、人為的な汚
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染源がない環境水中のウランが対象であること、及び立体的な構造を持つ湖水が対

象であることを反映して調整した。 

 

まずモデルの構造について、Mochizuki et al. (2016)による、琵琶湖へ流入する河

川、雨水及び蒸発水及び地下水のマスバランスについて、以下の(i) 及び(ii)からな

る単純混合モデルを提案しており、これをモデルの一部として採用した。 

 

(i) 水源から観測点(湖水表層)までの流入は日毎の混合とし、湖水表層は均一濃度

とし、日毎の流入混合により更新される(単純混合モデル①)。 

 

(ii) 成層期における湖水表層と深層の間の流量は、日毎の湖水表層深度が増えると

きは表層へ深層から流入し、減るときは表層から深層へ流出する。(単純混合モ

デル②)。 

 

これらを踏まえモデルの入力条件を、以下の(iii)~(iv)とした。 

 

(iii) 水源中の全ウラン流量(流出入河川、降水量、蒸発量、地下湧水量)及び、季節

における成層期と対流期の湖水表層と湖水深層の水量 

 

(iv) 想定するウラン化学種（ウラニル三炭酸錯体とそのカルシウム塩）及び共存イ

オン、並びに地球化学平衡反応式(溶存相、固体相、ガス平衡) 

 

溶存ウラン化学種の固体相との相互作用については、水素－ウラニル間のイオン交

換モデルを 2章に引き続き採用した。 

 

(v) 想定するウラン吸着－脱離平衡定数と CEC(イオン交換モデル) 

 

ウラニル三炭酸錯体とそのカルシウム塩をウランの主要な化学種として、これらの

平衡反応式ごとに寄与を分けた関数の積で溶存ウランを表現し、変動への寄与を関

数の大きさで比較することで、pH によって溶存ウラン濃度の季節変動が起きてい

ることを考察した。 

 

ここで、Mochizuki et al. (2016)の測定では、pHピークに対して溶存ウラン濃度のピ

ークは 2年とも約 1ヶ月発生時期が遅れていた。これを踏まえ、ウラニルの土壌表

面からの脱離過程に緩和時間を仮定し、1日の内に平衡濃度に到達できないウラニ

ル脱離量の前日比を比例係数 kdesにより固定した。吸着でも同様と仮定して、これ

を 1次速度反応移行モデルとして設定した。 

 

(vi) 想定するウラン吸着－脱離の各日間限界量(1次速度反応移行モデル) 

 

以上の(i)~(vi)から構成されるモデル Saito 2022では、実測値における pHピークか
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らの 1 ヶ月の遅延が再現された。なお、表 3.2 の溶存ウラン濃度測定値と図 3.18 の

1 次速度反応移行モデル計算値との比較相対標準偏差は 1.6 %未満であり 10 %以下

の目標を満たした。 

 

このとき、湖水表層の湖水と湖岸全体を一律に扱い、2年間の測定期間にわたって

一つの定数を一次速度反応移行のパラメータとしているにもかかわらず、特に脱離

については最適値がほぼ一意に定まること、また、ウラニルイオンの湖岸土壌への吸

着エネルギーKZp
*は湖水表層の湖水と湖岸土壌をサンプリングした室内実験と近い

値となったことから、吸着ウランの吸脱着過程は、湖全体で共通であると考えられ

る。さらにこの平衡反応は、第 2 章のハンフォード汚染土壌カラム試験で最適化さ

れた吸着エネルギー値を採用したことから、少なくとも中性から pH 8~10 への大気

開放された環境水中では、このモデルは複数のサイトでの吸脱着反応での有効性が

確認できた。 

 

なお、上記イオン交換モデルは pH 再現に炭酸ガス分圧による調整を行ったため、

Mochizuki et al. (2016)のアルカリ度測定値が再現できていなかった。このため pH再

現から炭酸ガス分圧を切り離し、アルカリ度を一定値にして 1 次速度反応移行モデ

ル[U]limによる溶存ウラン濃度の再計算を行ったところ、ウラニルイオンと水素イオ

ンの交換エネルギーKZpの修正のほかは同様の結果を得た。 

 

以上の結果、本研究の目標である、再現性の高いモデルの開発は達成され、モデル

の活用により、溶存ウランの増減過程と要因を分析することに利用できるという成

果を得た。 

 

研究の成果活用方法として、本研究で提案された半経験的溶存ウラン濃度評価モ

デルの適用条件と必要な入力測定値及びパラメータを、以下の通り提示する。 

 

(i) 適用可能な環境水系の条件 

pH範囲が 7から 10の、大気開放もしくは不飽和な環境水。 

 

(ii) 入力測定値 

・汚染源となる全ウラン TU 

・水素イオン濃度 pHの年間月次推移 

・水系の土壌 CEC及び水系濃度への換算係数(水系の土壌接触表面積、土壌空

隙率と土壌密度から換算可能) 

・アルカリニティもしくは全溶存炭素 

・カルシウムイオン濃度 

・その他、Na, K, Mg, N, Cl, P, Sの年平均濃度と水系土壌の鉱物組成により、現

地の水質と土壌特性を反映できる。不明な場合は文献情報を用いる。 
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以上の通り、本研究の開発モデルは、溶存ウランの濃度観測値再現と変動機構解明

を達成した。本研究で提案された半経験的溶存ウラン濃度評価モデルを用いて一般

的な水質・土壌観測値と、汚染源ウラン濃度情報があれば、地表近くの環境水の溶存

ウランの動態を解明し、漏洩時の環境影響が計算できる。廃棄物処分場の事前評価、

地上保管施設からの事故想定の影響評価にも活用できる。 

 

今後の課題としては、今回達成した研究の対象である大気開放や不飽和帯水層に

おける中～高 pHの環境を補完するために、低 pH環境及び還元性の環境へのモデル

拡張が挙げられる。この場合には、腐植酸等の吸着により、炭酸ウラニル系化学種の

影響が小さい場合と、生物影響等を含めた 4価ウラン挙動の影響、及び、大雨や増水

の流体力学的影響と懸濁物・コロイド移行の影響評価が重要となると考えられる。 
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