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Loading Capacity (LC)法を主とした地下水中の溶存有機物と 

放射性核種との錯形成能評価 
 

玉村修司＊1,2 長尾誠也＊1 渡部芳夫＊3 

 
放射性廃棄物の地層処分における長期安全性を評価する上で，放射性核種と地下水中の溶存有機物の錯形成能を定量

的に明らかにすることは，基礎的な知見として重要である．本稿では，主に Loading Capacity (LC) 法に基づき，腐植－

放射性核種錯体の安定度定数の定義方法や，錯形成能の pH，イオン強度などへの依存性，および腐植物質の特徴との関

係について解説する．また，混合錯体の生成を考慮し，天然地下水中のアクチノイド溶存種や溶解度の腐植物質濃度依

存性を，安定度定数から検討した結果について報告する． 
Keywords：放射性核種，アクチノイド，溶存有機物，腐植物質，錯体 

 
It is important to evaluate complex formation ability of dissolved organic matter (DOM) with radionuclide, in terms of long-term 

safety assessment of nuclear waste. In this review, the dependence of the complex stability on environmental factors such as pH, 
ionic strength, and characteristics of humic substances was described based on Loading Capacity (LC) method. The effects of humic 
concentration on actinide speciation and its solubility in a groundwater were evaluated with consideration of mixed complex 
formation. 
Keywords: radionuclide, actinide, dissolved organic matter, humic substances, metal-humate complexes 
 

1 はじめに 

 

原子力発電所から発生した使用済み核燃料から，ウラン

およびプルトニウムを回収する工程（再処理）に伴い，放

射性物質が高濃度に濃縮された高レベル放射性廃棄物が

発生する．これらの高レベル放射性廃棄物は，深さ 300 m
以深の安定な地質環境に埋設され，人工バリアと天然バリ

アにより，数十万年以上にわたり人間環境から隔離される

ことが地層処分の基本設計である．  
埋設された放射性廃棄物中の放射性核種が人間環境に

到達する可能性は，主にガラス固化体から溶け出した放射

性核種が，地下水により地表環境まで運ばれることによる．

人工バリアを構成する緩衝材や，天然バリアを構成する土

壌・岩石に対する放射性核種の吸着挙動などは，これまで

詳細に検討されてきた [1-5]．一方で，地下水中の溶存有

機物(DOM)は，放射性核種に対する錯形成能が大きいこと

が近年明らかにされつつあり，検討すべき項目の１つとし

て考えられている [6-9]． 
放射性核種は DOM との錯形成により溶存種が変化し 

[10, 11]，溶解度が上昇する [12, 13]とともに，見かけ上コ

ロイド [14]および陰イオン的な性質を付与される [15]．
放射性核種の溶解度上昇は，地下水中でそれらの移行量が

増大する可能性をもたらし，陰イオン化は，陽イオンとし

て存在する放射性核種の土壌・岩石への吸着挙動に影響を

及ぼす [16-18]．一方で土壌・岩石に吸着した DOM は，

放射性核種との錯形成により固相への吸着を促進する 
[17, 19]．放射性核種のコロイド化は，放射性核種が緩衝

材や岩石の微細間隙にトラップされる可能性を示唆する 
[14, 20-22]．このように，放射性核種と DOM との錯形成

は，放射性核種の移行挙動に影響を及ぼすことが予測され，

DOM の錯形成能の定量的な検討は，放射性廃棄物の地層

処分の長期安全性を評価する上で，必要不可欠な基礎的知

見である． 
地層処分の安全評価では，半減期が比較的長く毒性の強

いアクチノイドに着目する必要がある．アクチノイドに対

する DOM の錯形成能は，Am3+や U4+のようにアクチノイ

ド自身がイオン，または UO2
2+や NpO2

+のように oxycation
として存在する弱酸性環境において調べられてきた [23, 
24] (Table 1)．しかしながら，天然地下水の pH は中性付

近であり，処分環境ではセメント材料との反応により人工

バリアおよびその近傍でアルカリ性になることが予測さ

れる [25, 26]．溶液の pH が中性～アルカリ性領域では，

アクチノイドは OH-や CO3
2-と錯形成する [27, 28]ととも

に，DOM－アクチノイド－OH-および CO3
2-からなる，混

合錯体（mixed complex）が形成される可能性がある [11, 29, 
30]．また，アクチノイドを 2 原子以上含む多核水酸化物

錯体 [28, 31-34]が形成される可能性もある． 
DOM の中で高分子分画を構成する腐植物質は，放射性

核種との錯形成能がとくに大きなことで知られている．そ

こで本稿では，腐植物質の錯形成能に及ぼす溶液の pH や

イオン強度，アクチノイドの酸化数およびイオン価数の影

響と，腐植物質の特徴との関連性について整理した．さら

に，混合錯体の存在を考慮し，地下水中の pH 領域におけ

るアクチノイドの溶存種や溶解度の，腐植物質濃度依存性

について計算した．これらの結果と先行研究に基づき，腐

植物質の存在が地下水中の放射性核種の移行挙動に与え

る影響を評価した． 
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Table 1  Environmentally possible oxidation states of important actinide, and their simplest dissolved forms. 

 酸化数 
元素 Ⅲ Ⅳ Ⅴ Ⅵ 
Cm Cm3+    
Am Am3+    
Pu Pu3+ Pu4+ PuO2+ PuO22+ 
Np  Np4+ NpO2+  
U  U4+ UO2+ UO22+ 
Th  Th4+   
Pa   Pa5+  
Ac Ac3+    

 
 

2 溶存有機物と放射性核種との錯形成 

 

2.1 低分子有機物 

天然水中の溶存カルボン酸やアミノ酸，糖類および炭化

水素は，腐植物質よりも分子量が小さく，DOM の中で低

分子有機物を構成している．とくにカルボン酸とアミノ酸

は，金属元素に対する錯形成サイト（配位子）となるカル

ボキシル基やアミノ基を持ち，金属元素との安定度定数が

高い [35]．これらの低分子有機物が，地層環境中で金属

元素の移行挙動に影響を与えることは，多くの研究者によ

り指摘されている（例えば Schwab ら [36]）． 
一方で，アクチノイドは取扱可能な実験施設が限られて

おり，低分子有機物と放射性核種の安定度定数測定例は，

その他の金属元素と比べると少ない．そこで，Am3+や Cm3+

などの 3 価のアクチノイドの模擬イオンとして，Eu3+およ

び Nd3+などに対する，多数のカルボン酸との安定度定数

がレビューされ [37]，低分子有機物の放射性核種との親

和性について検討されている（Table 2）．例えば，Eu3+お

よび Nd3+とカルボン酸の安定度定数は，モノカルボン酸

よりもジカルボン酸の方が大きく，ジカルボン酸によるキ

レートの形成を示唆する．安定度定数はキレート形成時に

5 および 6 員環となるシュウ酸とマロン酸で大きく，7, 8
および 9 員環となるコハク酸エステル，グルタル酸，アジ

ピン酸はその順序で小さくなる．このようなキレート錯体

の安定度定数の員環数依存性は，他の金属元素についても

認められている [38]．リンゴ酸は，同じ員環数のフマル

酸よりも安定なキレートを形成し，配位子の立体的な位置

関係の重要性を示す．モノカルボン酸では，例えば酢酸や

プロピオン酸よりも，側鎖に水酸基を持つグリコール酸や

乳酸の方が安定度定数が高く，水酸基が錯形成サイトとし

て作用することも示唆している． 
 

2.2 高分子有機物 

DOM の中で高分子有機物を構成する腐植物質は， 
13C-NMR 分析や IR 分析などにより，脂肪族炭素と芳香族

炭素を主な骨格とし，カルボキシル基とフェノール性水酸

基に次いで，アミノ基やエーテル基，カルボニル基などを

少量含むことが知られている [39-44]．カルボキシル基は，

腐植物質に高分子電解質の性質を付与する最も主要な官

能基で，1 g あたり 3～6 mmol/g 程度含まれる [45-48]．ま

た，プロトン解離したカルボキシル基は，金属元素に対す

る主な錯形成サイトとなる [49]．酸性条件下（pH < 1）で

沈澱する分画のフミン酸は [50]，沈殿しない分画のフル

ボ酸に比べて芳香族炭素の含有量が大きく，脂肪族炭素と

カルボキシル基の含有量が低い [39-44]． 
腐植物質の平均分子量は，蒸気圧オスモメトリー法 

（VPO 法）および高速液体サイズ排除クロマトグラフィ

ー法 (HPSEC 法) などにより測定される．VPO 法は，溶

液中の腐植物質モル濃度の上昇に伴う，溶媒の蒸気圧降下

を利用し，腐植物質のモル数で規格化された平均分子量

(Mn)を求める．蒸気圧降下に影響する腐植物質のプロトン

解離 [51]を抑制するため，誘電率の低い溶媒を使用する

などの工夫がなされている [52]．HPSEC 法は，小さな分

子ほどカラムの細孔まで浸透して溶出が遅延される効果

を利用し，大小の腐植分子を分離する．得られた分子サイ

ズ分布，すなわち分子量分布から，Mn や重量で規格化さ

れた平均分子量 (Mw)が求められる．両手法により，腐植

物質の Mn は 500～5000 ダルトン(Da)，Mw は 2000～
25,000 Da の範囲にあり，フミン酸はフルボ酸よりも平均

分子量が大きい [52-59]． 
Table 2 に示した低分子有機物の安定度定数，および腐

植物質に対する電荷中和モデル（3.1.2.3 節と付録 1 参照）

の安定度定数は，金属元素 1 原子と有機分子 1 分子が結合

した，1:1 型錯体に対応する．ここで，腐植物質 1 分子と

は，イオン価数 z の放射性核種に対する，z 個の配位子の

まとまり（L(z)）に対応する（3.1.2(3)参照）．したがって，

低分子有機物の分子濃度と，腐植物質の分子濃度（[L(z)]）
が同程度の系では，安定度定数の高い方に，アクチノイド

は優先的に錯形成すると考えられる．また，電荷中和モデ

ルの安定度定数値は，LC 導入により，取得された溶液条

件の依存性が小さい [9, 23, 60]．上記のことから，放射性

核種の低分子有機物および腐植物質に対する錯形成の優
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先度を，Table 2 および付録 1 の安定度定数により比較で

きる． An をアクチノイドとすると，An4+, An3+, AnO2
2+お

よび AnO2
+と腐植物質との安定度定数は，logβで示すと

それぞれ 9～18， 6～8，5～6.5 および 2.5～5 であり，ほ

とんどのカルボン酸との安定度定数に比べて大きい．この

ことから，アクチノイドは，低分子有機物よりも腐植物質

の方へ優先的に錯形成すると考えられる． 
また，金属元素に対するカルボン酸と電荷中和モデルに

よる腐植物質の安定度定数の差は，金属イオンの価数の増

加に伴い増大する傾向がある．例えば，シュウ酸と Th4+

の安定度定数(logβ)は 7.16 [35]，腐植物質と Th4+との log
βは 12.4 [11]で，両者の差は 5 ほどある．一方，シュウ酸

と NpO2
+の logβは 3.7 [35]で，これは腐植物質と NpO2

+の

logβ[61]とほぼ同じ値である．安定度定数の差がイオンの

価数の増加に伴い増大する理由は，低分子有機物よりも，

腐植物質の方が一分子あたりの負電荷量が大きく，静電気

的な効果が大きく作用することなどが考えられる． 
以上のことから，腐植物質は低分子有機物よりも放射性

Table 2  1:1 stability constant of Eu3+ and Nd3+ with low-molecular carboxylic acid [37] 

 

 
Eu(Ⅲ)および Nd(Ⅲ)は，Eu3+および Nd3+で存在している場合に限定されている．本安定度定数は，さまざまな研究者
および実験条件で取得された値を，イオン強度が無限に小さい場合に想定される値に換算されたものである． 
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核種に対する親和性が大きく，その差は，放射性核種のイ

オン価数が大きいほど増大する．さらに，腐植物質は DOM
の大半を占める [62]ことから，量的にも放射性核種の移

行挙動に最も大きな影響を与えると結論できる． 
 
3 腐植物質と放射性核種との錯形成 

 
本章では，はじめに放射性核種の核種移行評価で用いら

れる安定度定数の定義方法を整理する．とくに電荷中和モ

デルによる方法では，さまざまなアクチノイドに対する腐

植物質との安定度定数が取得されている．また，本モデル

の Loading Capacity (LC)より，腐植物質と放射性核種の親

和性を質的および量的な指標に分けて検討できる．したが

って，腐植物質と放射性核種の錯形成能に関して，主に

LC 法に基づき議論する． 
 

3.1 腐植物質－放射性核種錯体の安定度定数の定義 

放射性核種と有機物の錯形成反応における安定度定数

（β）の算出には，溶液中の有機分子モル濃度を求める必

要がある．ところが，腐植物質の分子量はある範囲に分布

して特定の値をもたず，腐植物質の重量からモル濃度を求

めることは困難である．そのため，腐植物質濃度がさまざ

まに定義され，安定度定数の相互比較や pH 依存性などに

ついて，混乱を招く原因の 1 つであった [63]．以下に，

放射性廃棄物の安全評価で用いられる安定度定数を，腐植

物質濃度の定義方法より区分し，それらの相互比較の適用

範囲や pH 依存性などについて整理した． 
3.1.1 腐植物質濃度を重量濃度とする方法 

最も単純な方法として，腐植物質濃度を重量濃度

(A)(g/l)とする場合があり，安定度定数は以下のように定

義される [64,65]． 
ߚ  ൌ ሾMAሿሾMሿሺAሻ                  ሺ1ሻ 

 
ここで，[M]は放射性核種濃度(mol/l)，[MA]は腐植物質

と錯形成された放射性核種の濃度(mol/l)である．本手法は，

腐植物質の配位子濃度が，pH やイオン強度の変化に対し

て補正されておらず，安定度定数はそれら溶液条件に大き

く依存するため，相互比較に注意を要する． 
3.1.2 腐植物質濃度を配位子濃度とする方法 

放射性核種は，腐植物質中の配位子を介して腐植物質と

錯体を形成する．そこで，腐植物質濃度を放射性核種と配

位可能な，フリーな配位子濃度[L]free(mol/l)と置き換える

ことができる．ここでフリーな配位子とは，プロトンや放

射性核種，その他の金属元素に結合されていない配位子を

示す．腐植物質の金属元素に対する錯形成サイトは，主に

カルボキシル基およびフェノール性水酸基から成るプロ

トン交換サイトであることから，フリーな配位子濃度の最

大値は，腐植物質のプロトン交換容量に相当する．[L]free

の与え方は，以下のタイプに分類することができる． 
(1) 配位子濃度を一定とする方法 

pH，イオン強度および放射性核種濃度などに依存して

[L]free は変化するが，本手法では，これらに依存しない定

数とし，安定度定数を以下のように定義する [66, 67]． 
ߚ  ൌ ሾMLሿሾMሿሾLሿୡ୭୬ୱ୲                 ሺ2ሻ 

 

ここで，[ML]は腐植物質と錯形成された放射性核種の

濃度(mol/l) で，[L]const.は，[L]freeが定数(constant)として取

扱われていることを強調した表記になっている．上記

3.1.1 節と同様の理由で，安定度定数の相互比較には注意

を要する． 
(2) 腐植物質のプロトン解離割合を考慮した方法 

腐植物質のプロトン交換サイトは，pH の上昇に伴いイ

オン化される割合が増大するため，[L]free が増加する．腐

植物質の総プロトン交換サイトにおける，プロトンが解離

された割合をαとすると，αは 
ߙ  ൌ ሾLሿ୤୰ୣୣሾLሿ୲୭୲ୟ୪ ൌ ሾLሿ୤୰ୣୣCECሺAሻ            ሺ3ሻ 

 

と定義され，pH の関数になる．ここで，[L]total は腐植

物質の総プロトン交換可能サイト濃度(mol/l)，CEC は腐植

物質のプロトン交換容量(mol/g)，(A)は腐植物質の重量濃

度(g/l)である．αを用い，安定度定数は以下のように定義

される [15, 68, 69]． 
ߚ  ൌ ሾMLሿሾMሿ ൈ ሾLሿ୲୭୲ୟ୪ߙ             ሺ4ሻ 

 
本手法は，pH の変化による[L]freeの変化がαにより評価

されるため， 安定度定数の pH 依存性が小さい [15]（Fig. 
1）． 
(3) 電荷中和モデル（charge neutralization model）に

よる方法 

本モデルは，腐植物質とイオン価数+z の放射性核種(M)
の錯形成は，腐植物質のフリーな配位子（主に COO－）に

よる，イオン電荷の中性化プロセスとみなす； 
 Mଶ ൅ Lሺzሻሺ୤୰ୣୣሻ ൌ MLሺzሻ           ሺ5ሻ 
 
ここで，Mz+はイオン価数 z の放射性核種，L(z)freeは，z

個のフリーな腐植配位子のまとまり，ML(z)は生成された

錯体を示す．このとき安定度定数は 
ߚ  ൌ ሾMLሺzሻሿሾMሿሾLሺzሻሿ୤୰ୣୣ              ሺ6ሻ 
 
と表される．また，Th(Ⅳ)(OH)4 のようなイオン価数 0
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Fig. 1  Stability constants corrected for ligand concentration of humic substances against pH [23, 24, 69, 70-74, 85] 

の溶存放射性核種に対し，混合錯体（3.3.1(4)b.参照）を形

成する腐植物質のフリーな配位子濃度は，[L(Ⅰ)]free，すな

わちフリーな単体の腐植配位子濃度に等しいとみなす． 
[L(z)]free を求めるために，腐植物質の総サイト濃度

（mol/g）に対する，実際に錯形成可能なサイト濃度

（mol/g）の比 (Loading Capacity: LC)が，次式のように求

められる． 
 LC ൌ ሾMLሺzሻሿ୫ୟ୶ሾMLሺzሻሿ୲୭୲ୟ୪ ൌ ሾMLሺzሻሿ୫ୟ୶ቀCECz ቁ ሺAሻ          ሺ7ሻ 

 
ここで [ML(z)]max (mol/l)は，与えられた pH，イオン強

度条件における，腐植物質に錯形成される金属イオン濃度

の最大値で，実験により明らかにされる．[ML(z)]total は，

CEC から予測される[ML(z)]max の取り得る最大値を示し，

(A)を腐植物質の重量濃度(g/l)とすると， (CEC/z)(A)で与

えられる．LC は無次元で，一般的に pH の上昇およびイ

オン強度の減少に伴い増加する． 
[L(z)]freeは，与えられた実験条件における，金属イオン

と結合可能な腐植物質の総配位子濃度から，金属イオンに

結合された腐植物質の配位子濃度を引いたものであるから， 
 ሾLሺzሻሿ୤୰ୣୣ ൌ ሾMLሺzሻሿ୫ୟ୶ െ ሾMLሺzሻሿ ൌ LCሾMLሺzሻሿ୲୭୲ୟ୪ െ ሾMLሺzሻሿ          ሺ8ሻ 

 
と(7)式により表せる．これを安定度定数の(6)式に代入

すると， 
ߚ  ൌ ሾMLሺzሻሿሾMሿሼLCሾMLሺzሻሿ୲୭୲ୟ୪ െ ሾMLሺzሻሿሽ        ሺ9ሻ 

 
を得る [23, 24, 61, 70-75] 
本手法は，溶液条件の違いによる[L(z)]free の変化が評価

されるため，実験条件や腐植物質の違いによらず，得られ

た安定度定数を相互に比較することが可能とされる [9, 

23, 60]．一方で，腐植物質と金属元素との錯形成能に対す

る (ⅰ) 結合サイトの不均一性，(ⅱ) 競合イオン (プロト

ンの寄与)，(ⅲ) 静電相互作用，および (ⅳ) 金属イオン

の活量の補正などが独立な効果として考慮されておらず 
[76] ，これらを評価できる Model Ⅵ  [77] および

NICA-Donnan モデル[78-84]の方が，電荷中和モデルより

も，実験条件の依存性の小さな安定度定数が得られると考

えられる [76]．しかしながら，電荷中和モデルは比較的

簡便であり，アクチノイドに対する，さまざまな腐植物質

との安定度定数が得られている．また，LC を用いると，

放射性核種と腐植物質の親和性を質的および量的な観点

から検討できる．これらのことから，以下では主に LC 法

に基づいた議論を展開する． 
 

3.2 腐植物質と放射性核種の親和性 

ある放射性核種に対し，電荷中和モデルによる安定度定

数の大きい腐植物質は，その放射性核種に対し，腐植配位

子ひとつあたりの錯形成能が高いといえる．一方，安定度

定数の小さな腐植物質でも，腐植物質中の配位子濃度が高

ければ，安定度定数の大きな腐植物質に比べ，単位重量あ

たりの放射性核種結合量は勝る可能性がある． すなわち，

腐植物質と放射性核種の親和性は，電荷中和モデルの安定

度定数に反映される質的な側面と，放射性核種との結合量

（(放射性核種 mol) / (腐植物質 g)）に反映される量的な側

面に分けられる．両者は完全に独立した指標ではないが，

量的な指標の導入により，腐植物質と放射性核種の親和性

をより詳細に吟味できる． 
3.2.1 量的な指標 

電荷中和モデルにおける LC の定義式を変形すると， 
 LC ൈ ൬CECz ൰ ൌ ሾMLሺzሻሿ୫ୟ୶ሺAሻ            ሺ10ሻ 

 
が得られる．右辺は，腐植物質単位重量あたりに結合さ

れる，与えられた実験条件での放射性核種最大結合量

(mol/g)で，量的な指標を反映する． LC は pH やイオン強
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度に依存するため，放射性核種最大結合量も，それらに依

存して変化する． 
Table 3 には，同一の pH・イオン強度（0.1M）条件下に

おける，さまざまな腐植物質によるアクチノイドとの最大

結合量を比較した．pH 6，イオン強度 0.1 M の溶液条件

におけるアルドリッチフミン酸（A-HA），ドイツのゴアレ

ーベン地域の地下水フミン酸（Gor-HA）および湖底堆積

物フミン酸の Am3+に対する最大結合量は，それぞれ 1.13, 
1,46 および 0.84 mmol/g である [23, 72]．また，pH 4，イ

オン強度 0.1 M の溶液条件における，A-HA，沼地水フミ

ン酸およびフルカフミン酸の UO2
2+に対する最大結合量

は， 0.44, 0.38 および 0.46 mmol/g である [74, 85]． pH 7，
イオン強度 0.1 M の溶液条件におけるA-HAとGor-HAの，

NpO2
+に対する最大結合量は， 0.60 および 0.53 mmol/g で

あり，pH 8 のときには 0.97 および 0.80 mmol/g となる [60, 
61]．したがって，イオン強度 0.1 M では，フミン酸の違

いによる放射性核種最大結合量の違いは，特定の放射性核

種に対しておよそ 2 倍以内の範囲に収まると考えられる

（Fig. 2 参照）． LC のイオン強度依存性は，起源の異な

るフミン酸で類似することから（3.3.1(2)参照），異なるイ

オン強度条件下でも同様の傾向が得られると考えられる． 

Table 3  Stability constant and maximum complex capacity of various humic substances with actinide. 

イオン 腐植物質 CEC 
(meq/g) pH 

放射性核種最
大結合量
(mM/g)

logβ 文献 

Cm3+ 
A-HA  5 1.2 8.5 

[70] 
花崗岩地下水 FA  5 0.07 7.8 

Am3+ 

A-HA 5.43±0.16 6 1.13 6.39±0.15 
[72] 

Gor-HA 5.38±0.20 6 1.46 6.44±0.15 

A-HA 5.43±0.16 
(calboxyl) 6 1.18 6.27±0.04 

[23] 
湖底堆積物 HA 3.86±0.03 

(calboxyl) 6 0.84 6.53±0.3 

UO2
2+ 

A-HA 5.06±0.17 
(total) 4 0.44 6.20±0.56 

[85] 
沼地水 HA 4.83±0.18 

(total) 4 0.38 6.16±0.76 

A-HA 4.74±0.05 
(carboxyl) 3.9 0.57 5.88±0.36 

[74] 
フルカ HA 3.8±0.1 

(carboxyl) 3.9 0.46 6.05±0.12 

NpO2
+ 

A-HA 4.6 7 0.60 3.51-3.53 [60] 

Gor-HA 5.38±0.20 
(carboxyl) 7 0.53 2.35±0.03 [61] 

A-HA 4.6 8 0.97 3.65-3.53 [60] 

Gor-HA 5.38±0.20 
(carboxyl) 8 0.80 2.71±0.09 [61] 

HA: フミン酸，FA: フルボ酸，A-HA; アルドリッチフミン酸，Gor-HA: 埋没有機物に起源を持つドイツのゴアレーベン

地域の地下水のフミン酸，CEC: プロトン交換容量 
CECの項目で，とくに対象がカルボキシル基と明記されている場合は(carboxyl)，全プロトン交換サイトと明記されてい

る場合は(total)と記載した． 
上記実験はすべてイオン強度0.1 M(NaClO4)で行なわれた． 
 

 
 

Fig. 2  Cation exchange capacity versus maximum complexation capacity of humic substances at 0.1 M(NaClO4) [23, 60, 61, 
72, 74, 85] 

 

pH条件と放射性核種が同一のプロットは点線で結んだ． F-HA; フルカフミン酸，B-HA; 沼地水フミン酸，A-HA; アル

ドリッチフミン酸，L-HA; 湖底堆積物フミン酸，Gor-HA; ドイツのゴアレーベン地域の地下水フミン酸 
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3.2.2 質的な指標 

腐植物質とアクチノイドの 1:1 型錯体の，LC（NpO2
+の

場合のみプロトン解離割合(α)）を考慮した安定度定数は 
 
An(Ⅳ)4+ > An(Ⅲ)3+ > An(Ⅵ)O2

2+ > An(Ⅴ)O2
+ 

 
の順序で大きい（付録 1 参照）．ここで An はアクチノ

イドを示し，括弧内の数字は An の酸化数を示す． An が

上記のようなイオン価数で存在するのは，酸性領域に限ら

れる．中性～アルカリ性領域では，OH-や CO3
2-と錯形成

してイオン価数が変化するため，以上のような安定度定数

の大小関係は成り立たなくなる．中性～アルカリ性領域に

おける，腐植物質とアクチノイドとの質的な親和性を評価

するためには，混合錯体の安定度定数が必要になる． 
次に，腐植－放射性核種錯体の質的な親和性を，腐植物

質の起源の違いにより考察する．pH 6，イオン強度 0.1 M 
の溶液条件におけるアルドリッチフミン酸（A-HA），ドイ

ツのゴアレーベン地域の地下水フミン酸（Gor-HA）およ

び湖底堆積物中のフミン酸の Am3+に対する安定度定数

(logβ)は，それぞれ 6.39, 6.44 および 6.53 と誤差範囲で一

致する [23, 72] (Table 3)．また，pH 4，イオン強度 0.1 M の
溶液条件における A-HA，沼地水フミン酸およびフルカフ

ミン酸の UO2
2+に対する logβは，それぞれ 6.20, 6.16 およ

び 6.05と誤差範囲内で一致する [74, 85] (Table 3)．一方で，

pH 7，イオン強度 0.1 M の溶液条件における A-HA と

Gor-HA の NpO2
+に対する logβは，それぞれ 3.52 および

2.35，pH 8 では 3.64 および 2.71 であり，A-HA の方がや

や高い [60, 61] (Table 3)． 
上記のことから，イオン強度 0.1 M では，同じアクチノ

イドに対する安定度定数は，異なるフミン酸でも誤差範囲

内で一致する場合が多く，変動の範囲は対数スケールで 1
程度である．安定度定数は，LC 導入により溶液条件依存

性が小さく[9, 23, 60]，イオン強度が変化しても同様の傾

向が保たれると考えられる．これらのことから，放射性核

種に対する質的な親和性はフミン酸相互で類似すると考

えられる．一方で，異なる起源のフルボ酸の質的親和性の

類似性は未だ明らかでない． 
 

3.3 腐植物質と放射性核種との錯形成能の変動要因 

3.3.1 溶液条件 

(1) pH 

地下水の pH が低くなると，腐植物質に対して結合を競

合するプロトン濃度が増大し，腐植物質に錯形成される放

射性核種の割合は減少する．錯形成実験におけるさまざま

な pH 条件下で取得された LC の比較により，腐植物質と

放射性核種の錯形成能の pH依存性を定量的に評価できる．

例えば Kim と Czerwinski [9]によると，ドイツのゴアレー

ベン地域の地下水フミン酸は，地下水の pH が 3 まで低下

すると，Am3+に対する LC がおよそ 10%まで減少する．pH 

3 では，配位子が主にプロトンと結合され，全体の 10%程

度のみが，Am3+に対して結合し得ることを意味する．反

対に，pH が 7～8 以上では，腐植物質の LC は 90%以上に

なり，配位子の大半は，Am3+に対する錯形成サイトとし

て機能する． 
一方で，地下水の pH が 6～7 以上に上昇すると，酸化

数Ⅲ～Ⅵのアクチノイドは，無機配位子および腐植配位子

両者と錯形成した混合錯体を形成する．アクチノイド濃度

が高ければ，多核水酸化物錯体 [28, 31-34]や水酸化物の沈

殿を生じる [32, 86]．さらに pH が上昇すると，放射性核

種は無機配位子のみとの錯体が優勢種になり，腐植物質と

錯形成される割合は低下する（Fig. 4 参照）．以上のことか

ら，腐植物質の放射性核種に対する親和性は，弱酸性~中
性環境で最も高いことが指摘される． 

混合錯体の生成が卓越しない環境では，腐植物質に錯形

成される放射性核種の割合は，pH の上昇に伴い増大する．

LC やαによる[L]freeの補正のない安定度定数は，本効果は

それらの値の増大として反映される [65-67]．一方，LC で

補正された安定度定数は pH に依存せず（Fig. 1），本効果

は LC の増大として反映される．LC は(10)式より量的な親

和性と関連づけられることから，放射性核種と腐植物質の

親和性に対し，pH 変化は質的な側面よりも量的な側面に

影響を与えると考えられる． 
(2) イオン強度 

イオン強度の増加に伴い，腐植物質への錯形成に競合す

る陽イオン濃度が増加するため，腐植物質の放射性核種に

対する量的親和性は減少すると考えられる．また，負に帯

電した腐植配位子（COO－）と正に帯電した放射性核種イ

オン間の静電気的引力を，静電遮蔽効果（electric filed 
screening）により減少させ，腐植物質と放射性核種の質的

親和性の低下を招く可能性がある．ここで静電遮蔽効果と

は，腐植コロイド周辺に静電気的に濃集した陽イオンによ

り，腐植コロイドから派生する負の電位が相殺され，腐植

コロイドと放射性核種間の静電気力が弱められる現象を

いう． 
湖底堆積物フミン酸に対する Am3+の最大結合量は，イ

オン強度の 0.1 から 1.0 M の増大に伴い，0.84 から 0.66 
（mM/g）に減少する [23]．さらに，花崗岩地下水由来の

フルボ酸に対する Cm3+の最大結合量は，イオン強度が 0.1 
Mのときは，0.001 Mのときよりも 25 %ほど減少する [70]．
Czerwinski ら [87]は，ドイツのゴアレーベン地域の地下水

フミン酸（Gor-HA）と Am3+との錯形成の，pH 6 における

LC のイオン強度依(I)依存性は，LC = －0.126 (I)0.5 + 0.683
で近似されることを示した．LC と放射性核種最大結合量

の関係式（10 式）より，イオン強度の増大に伴い，量的

な親和性は減少することを示す．一方で，UO2
2+とアルド

リッチフミン酸の pH 5 での錯形成は，イオン強度が 0.004 
M から 0.1 M に上昇すると， LC も 31% から 34%に増加

するなど，上記と反対の傾向を示す結果も報告されている 
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[60]．質的な親和性を反映する，電荷中和モデルの安定度

定数に着目すると，イオン強度が異なっても誤差範囲内で

一致する [23]か，類似した値を持つ [60]．以上のことか

ら，イオン強度の増大は，静電遮蔽効果よりは錯形成競合

効果により，腐植物質とアクチノイドとの錯形成能を減少

させる可能性が大きい． 
(3) 放射性核種濃度 

LC やαにより [L]freeの補正された安定度定数は，放射

性核種との質的な親和性を反映すると考えられる．Moulin
ら [71]は，Cm3+濃度の上昇に伴う，アルドリッチフミン

酸（A-HA）との LC を考慮した安定度定数の低下を指摘

した．同様に，Tochiyama ら [69]は，NpO2
+濃度が 10-9 か

ら 10-5 M へ増加するのに伴い，A-HA のαを考慮した安定

度定数は，2 桁ほど低下することを示した．これらのこと

は，腐植物質が放射性核種に対して質的親和性の異なる配

位子を持つことを示唆する．何故ならば，放射性核種濃度

が低いときは，放射性核種はそれらと親和性の高い配位子

のみと錯形成するため，安定度定数が高く見積もられるが，

放射性核種濃度が高くなると，親和性の低い配位子とも錯

形成し，安定度定数が低下すると考えられるからである 
[69, 71]．これと対照的に，ドイツのゴアレーベン地域の

地下水フミン酸（Gor-HA）と Cm3+および Am3+の LC を考

慮した安定度定数は，核種濃度に対する依存性が認められ

ない [9]．また，Gor-HA の LC を考慮した UO2
2+の安定度

定数は，UO2
2+濃度 0.07 ~ 7 μM の間でほぼ一定の値を示す 

[24]． 
(4) 競合無機イオン 

a. 陽イオン 

Ca2+，Mg2+などの天然水中の主要陽イオンや，Al3+，Fe3+

などは，Na+などの 1 価の主要陽イオンと比べ，競合陽イ

オンとして腐植物質と放射性核種の錯形成を抑制する可

能性がある．3 価のアクチノイドの模擬イオンとして，Eu3+

や La3+などのランタノイドを用い，上記陽イオンとの競合

効果が調べられている．例えば，ドイツのゴアレーベン地

域の地下水フミン酸（Gor-HA）は，Ca2+の総濃度が 0.1 M
まで上昇すると， Eu3+との錯形成能を半減する [88]．こ

こで総濃度とは，溶液中のフリーなイオンと，腐植物質に

錯形成されたイオンの両方を合わせた濃度を示す．

Gor-HA に対し，Cu2+は Ca2+のおよそ 1000 分の 1 の総濃度

で，Ca2+と同程度の競合力を持つ [88]．このことから，

Eu3+と Cu2+は，Gor-HA のプロトン交換サイトの結合を競

合し，Ca2+は特定のサイトに依らない，静電気的なメカニ

ズムで結合すると指摘されている [88, 89]．Eu3+は電荷が

大きく，Cu2+は配位子と高い共有結合能を持つため，Ca2+

よりも腐植配位子と強固な結合をなす [49, 90]．この結合

力の違いが，Eu3+・Cu2+と Ca2+の結合様式の違いに反映さ

れると考えられる [49]．天然水中で Ca2+や Mg2+などに比

べて濃度が低くても，Cu2+やこれと類似した性質の Pb2+，

Zn2+などの方が腐植配位子との結合能が高く，アクチノイ

ドとの競合イオンとして重要であると考えられる [88]． 
Gor-HA は総濃度 10-5 M 程度の Al(Ⅲ)で，La3+との錯形

成能が 20～30 %程度減少する [91]．同様の効果は，アル

ドリッチフミン酸の Eu3+に対する錯形成において，総濃度

10-4 M 程度の Fe(Ⅲ)で認められる [92]．また，Al(Ⅲ)や
Fe(Ⅲ)の競合効果は，それらがランタノイドよりも腐植物

質と先に反応された方が大きく発揮される [91, 92]．上記

Al(Ⅲ) と Fe(Ⅲ)による錯形成競合実験は，酸性条件下(pH 
4)で実施された．中性領域では，Al(Ⅲ)と Fe(Ⅲ)の溶存濃

度が，水酸化物の溶解度に制限されることや，溶存種のイ

オン価数が Al(OH)2
+や Fe(OH)2

+などと 3 価よりも減少す

ることから，それらの腐植物質に対する錯形成の競合効果

は，酸性環境に比べて小さくなると考えられる． 
上記のような金属陽イオンによる競合効果に関する報

告は限られており，今後さらなる研究の蓄積が望まれる． 
b. 陰イオン 

地層処分環境では，セメント材料の溶解により pH が上

昇し，OH-や CO3
2-などの無機陰イオン濃度が増大する．

中性～アルカリ性領域では，放射性核種はこれら無機イオ

ンと錯形成し，腐植物質との錯形成は抑制されると考えら

れていた [29]．しかしながら，腐植物質はこれら無機配

位子を介して放射性核種と混合錯体を形成し，比較的高い

pH でも腐植物質との錯体が主要溶存種になる可能性が明

らかにされつつある [10]．Cm(OH)L(Ⅱ), Cm(OH)2L(Ⅰ), 
Cm(CO3)L(Ⅰ), UO2(OH)L(Ⅰ)などは混合錯体の例である．

ここで L は腐植配位子で，その表記法は電荷中和モデル

に従った． 
無機陰イオンに錯形成された放射性核種はイオン価数

が減少し，他の DOM に対する腐植物質への錯形成選択性

は小さくなる（2.2 節参照）．天然地下水中の Cl－ や SO4
2-，

PO4
3- も競合無機配位子となるが，一般的に濃度が低く重

要度は高くない． 
混合錯体の実在とその安定度定数は，1990 年代以降に

明らかにされ始めた．例えば，Cm(Ⅲ)や Am(Ⅲ)と腐植物

質との混合錯体は，時間分解レーザー誘起蛍光スペクトル

や，紫外・可視吸光スペクトルにより確認された [10, 93]．
U(Ⅵ)や Th(Ⅳ)の混合錯体は，実験結果を合理的に説明す

る必要上，それらの存在が推定されている [11, 30, 94, 95]．
Np(Ⅳ)や Np(Ⅴ)，Pu(Ⅳ)，U(Ⅳ)と腐植物質の混合錯体の

安定度定数は，Th(Ⅳ)と腐植物質の混合錯体の安定度定数

に基づいて推定されている [11]．  
(5) 温度 

錯形成反応が吸熱反応（ΔH > 0）であれば，温度上昇

に伴い錯形成能が高くなり， 発熱反応（ΔH < 0）であれ

ばその逆になる．ここでΔH は，錯形成反応に伴うエンタ

ルピー変化である．NpO2
+や UO2

2+に対するアルドリッチ

フミン酸（A-HA）のΔH は，それぞれ，－5 ～－7 およ

び －23 kJ/mol [68, 96]と負の値を示し，温度の上昇に伴い

A-HA との錯形成能が減少する．一方，Th(Ⅳ)と湖底堆積
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物フミン酸（L-HA）の錯形成に伴うΔH は 38 kJ/mol [97]
であり，温度の上昇に伴い錯形成能が増大する． また，

L-HA と Am3+の，フミン酸配位子濃度を一定とした安定

度定数は，1 ℃から 25 ℃への増温に伴い 2 倍ほど大きく

なる [98]． 
ΔH が放射性核種により異なるメカニズムは，Bryan ら

[96]により，錯形成反応に伴うエントロピー変化（ΔS）
と関連づけられている．錯形成反応の安定度定数βとΔH 
(J/mol)およびΔS (J/mol-K)の間には，T (K)を絶対温度，R 
(J/mol-K)を気体定数として，β  = exp((－ΔH + TΔ

S)/(RT)) の関係があり，ΔH が小さくΔS が大きいほど安

定度定数が高くなる．ΔH の高い Th(Ⅳ)などの安定度定数

が大きい理由は， 錯形成に伴う TΔS が，ΔH よりもさ

らに大きいことによる．このことは，ΔH 上昇による錯形

成能の低下よりも，ΔS 上昇による錯形成能の増大の効果

が全体として上回れば，ΔH の高い錯形成反応が起こり得

ることを示す [96]．  
溶液中の金属イオンは，イオン半径などに依存して複数

の水分子と錯体を形成し，そのいくつかが腐植物質との錯

形成時に解離される．ΔS は，その水分子数が多いほど高

い値を持つ．上述の議論から，錯形成能の温度依存性は，

放射性核種から解離される水分子数などに依存すると指

摘される [96]． 
放射性核種と腐植物質の錯形成能の，温度依存性に関す

る研究報告例は限られており，その詳細をさらに明らかに

する必要がある．  
(6) 酸化還元電位 

ウラン，ネプツニウム，プルトニウムは地下水の酸化還

元電位により，U(Ⅳ)・ U(Ⅵ)，Np(Ⅳ)・Np(Ⅴ)， Pu(Ⅲ),・
Pu(Ⅵ)・Pu(Ⅴ)・Pu(Ⅳ)など酸化数が変化する．同一の放

射性核種でも酸化数が異なると，溶液中でのイオン価数が

異なり，腐植物質に対する親和性が大きく変化する． 
還元的な環境で安定な U(Ⅳ)や Np(Ⅳ)，Pu(Ⅳ)などは，

実験的取扱いが困難であることから，これらのアナログ元

素として，地表環境で安定な Th(Ⅳ)と腐植物質との安定度

定数が検討されている [11, 95]．Reiller [11]は，Th(Ⅳ)と腐

植物質との安定度定数および，U(Ⅳ)や Np(Ⅳ)，Pu(Ⅳ)に
対する CO3

2-と OH-との安定度定数を参考に，Np,U および

Pu の pH-Eh ダイアグラムを作成した（Fig. 3）．なお，総

アクチノイド濃度は 10-10 M と低く設定され，多核水酸化

物錯体によるコロイドの生成は考慮されていない．図から，

酸化的環境において Pu では pH 5 以上，U で pH 7 以上，

Np では pH 8 以上で CO3
2-との錯体のみが卓越し，腐植物

質との錯形成は抑制される． 
一方，Eh が 0 未満の還元的環境では，溶液が弱アルカ

リ性でも，アクチノイドは OH-や CO3
2-を介在して腐植物

質と混合錯体を形成する．すなわち還元的な環境では，比

較的広範囲の pH 条件で，アクチノイドは腐植物質と錯形

成することが示唆される． 

 

 
Fig. 3   pH-Eh diagram of (a) Np, (b) Pu and (c) U in the 

presence of 100 mg/l humic substances [11] 
 

図中の L は腐植配位子を示し，Np(OH)L(Ⅰ)などの(Ⅰ)は，

錯形成された腐植配位子の個数を示す（3.1.2 (3) 参照）．

計算は金属元素濃度 10-10 M, 総炭酸濃度 8.2×10-3 M，腐植

物質のプロトン交換容量 5.4 mmol/g の条件で行われた．

混合錯体の生成根拠は，3.3.1 (4) b. に記載した． 
3.3.2 腐植物質の特徴 

(1) プロトン交換容量（CEC） 

CEC の異なるフミン酸でも，同一の放射性核種に対す

る LC を考慮した安定度定数は，実験誤差範囲内で一致す

るか，対数スケールで 1 以内の変動幅にある（Table 3）．
このことは，放射性核種に対するフミン酸の質的な親和性
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は，CEC に大きく依存しないことを示す．一方，放射性

核種に対する量的な親和性は，CEC の大きなフミン酸ほ

ど大きくなる傾向がある．例えば Fig. 2 で，同一実験条件

における同一放射性核種を比較すると，NpO2
+を除き，

CEC の大きなフミン酸ほど放射性核種最大結合量も大き

くなる．NpO2
+の場合，CEC の小さなアルドリッチフミン

酸（A-HA）の方が，CEC の大きなドイツのゴアレーベン

地域の地下水フミン酸（Gor-HA）よりも，高い安定度定

数を持つ（Table 3 参照）．このため，A-HA は CEC で劣

るにもかかわらず，放射性核種最大結合量が Gor-HA より

も高くなったと考えられる． 
(2) 分子量 

Shin ら [99]は，土壌由来のフルボ酸を，分子量 1000 ～
4000 Da, 220～1000 Da および 220 Da 以下の 3 つのフラク

ションに分別し， UO2
2+との安定度定数（logβ）をデー

タフィッティングにより見積もった．その結果，分子量の

増大に伴い安定度定数が 4.10 から 5.33 と増加することを

明らかにした．Rao と Choppin [68]は，NpO2
+に対する，

湖底堆積物起源のフミン酸およびアルドリッチフミン酸

のαを考慮した安定度定数を調べ，分子量 300,000 Da 以

上のフラクションの方が，分子量 50,000～100,000 Da のフ

ラクションよりも，logβとして 0.1 ～0.2 程度大きいこと

を示した．Nagao ら [100,101]は，土壌や河川水および地

下水由来の腐植物質に対し，Am や Pu はそれらの高分子

分画へ選択的に錯形成することを明らかにした．Green ら 
[102]および Bartschat ら [103]は，陽イオンの高分子分画

への選択的な錯形成は，腐植物質一分子あたりの負の電荷

量が，高分子分画ほど大きいことによる静電気的な効果と

指摘した．これらの報告例は，いずれも腐植物質の高分子

分画の方が，放射性核種に対する親和性の大きいことを示

している． 
一方，斉藤ら [75]は，3 つに分子量分画されたアルドリ

ッチフミン酸と UO2
2+の LC を考慮した安定度定数は，そ

れぞれ誤差範囲内で一致することを示した．Fukushima ら 
[104]は，和光純薬の試薬フミン酸と Cu(Ⅱ)のデータフィ

ッティングにより見積もった安定度定数は，分子量の大き

なフラクションに対して，小さなフラクションの方が高く

なることを示した．さらに，Li ら [105]は，フミン酸に対

する U(Ⅳ)および U(Ⅵ)の量的な親和性は，pH 3 以下のと

き，分子量の大きなフラクション(> 5.1 nm)で高く，pH が

上昇すると，中間の分子量のフラクション( 3.1～5.1 nm お

よび 1.9～2.4 nm)で高くなると報告している．  
放射性核種に対する腐植物質の量的および質的親和性

の，腐植物質分子量依存性のメカニズムは必ずしも明らか

でなく，その解明が望まれる． 
(3) フミン酸とフルボ酸 

Li ら [105]は，フルボ酸とフミン酸のU(Ⅳ)およびU(Ⅵ)
に対するデータフィッティングによる安定度定数を求め，

U(Ⅳ)はフミン酸の方が，U(Ⅵ)はフルボ酸の方が数倍程度

大きいことを示した．また，Lamy ら [106]は，海底堆積

物フミン酸とフルボ酸の，UO2
2+に対するαを考慮した安

定度定数を調べ，フミン酸はフルボ酸よりも，値が 2 倍以

内の範囲で上回る傾向のあることを示した．Moulin ら 
[70]は，花崗岩地下水中のフルボ酸と，アルドリッチフミ

ン酸の Cm3+に対する LC を考慮した安定度定数を調べ，

フミン酸の方がフルボ酸よりも 5 倍程度大きいことを報

告した．Lenhart ら [107]は，UO2
2+に対するスワニー川由

来のフミン酸とフルボ酸の，腐植配位子濃度を一定とした

安定度定数を調べ，値が数倍 ～ 10 倍程度フミン酸の方

が大きいことを指摘した．Wall ら [108]は，Am3+対する湖

底堆積物フミン酸とスワニー川由来のフルボ酸のαを考

慮した安定度定数を調べ，10～100 倍程度フミン酸の方が

大きいことを報告した．さらに，同一実験条件における

Cm3+や U(Ⅳ)および U(Ⅵ)の，腐植物質に対する放射性核

種最大結合量(mol/g)は，フミン酸の方がフルボ酸よりも数

倍～10 倍程度大きいことが示された [70, 105]． 
これらの研究は，放射性核種に対する質的・量的な親和

性が，一般的にフミン酸はフルボ酸を上回ることを示唆し

ている． 
 

3.4 地下水腐植物質と放射性核種の錯形成 

3.4.1 他起源の腐植物質との比較 

腐植物質のアクチノイドに対する錯形成能が，地下水由

来の腐植物質と褐炭に起源を持つと推定されるアルドリ

ッチフミン酸(A-HA) [109]とで比較されている．例えば

Moulin ら [70]は，フランスの花崗岩を母岩とする地下水

フルボ酸と A-HA の Cm3+に対する錯形成能を調べ，A-HA
の方がCm3+を単位重量あたりに10～30倍ほど多く結合し，

LC を考慮した安定度定数も，A-HA の方が対数スケール

で 1 ほど大きいことを示した．Marquardt [15]は，ドイツ

のゴアレーベン地域の地下水フミン酸(Gor-HA)と A-HA
の，NpO2

+に対するαを考慮した安定度定数を求めた．そ

の結果，中性の pH 付近で両者ともにほぼ同様の値を示し

た． 
Table 3 に示したように，Am3+に対する放射性核種最大

結合量は Gor-HA が A-HA を上回るのに対し，LC を考慮

した安定度定数は，誤差範囲内で一致する [72]．一方で，

NpO2
+に対する放射性核種最大結合量は Gor-HA と A-HA

でほぼ同様であるのに対し，LC を考慮した安定度定数は，

A-HA の方が有意に大きい[60, 61]． 
上記 A-HA との比較では，放射性核種に対する質的およ

び量的親和性の優劣について，地下水腐植物質に固有の特

質は見出されない．しかしながら，これまで得られている

知見から推定すると，研究の蓄積に伴い以下の 2 つの傾向

が明らかにされる可能性がある； 
(1)地下水腐植物質はその他の起源の腐植物質に比べ，

プロトン交換容量（CEC)が若干小さい傾向がある [45-48]．
プロトン交換サイトは放射性核種に対する錯形成サイト
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として作用するため，地下水腐植物質の放射性核種に対す

る量的な親和性は，その他の起源の腐植物質よりも若干小

さくなると予測される．このことは，フミン酸の Am3+や

UO2
2+に対する放射性核種最大結合量が，フミン酸の起源

によらず CEC と正の相関を持つ（Fig. 2）ことからも示唆

される． 
(2)放射性核種の腐植物質に対する LC を考慮した安定

度定数は，Table 3 に示したようにフミン酸の起源によら

ず誤差範囲内で一致するか，対数スケールで 1 以内の変動

幅におさまる．したがって，フミン酸の放射性核種に対す

る質的な親和性は，地下水とその他の起源のフミン酸で大

きく異ならないと考えられる． 
3.4.2 アクチノイドの溶存形態 

腐植物質の存在下で，地下水中の放射性核種の溶存形態

を評価するためには，溶液の OH-や CO3
2-などの無機配位

子濃度を考慮する必要がある．近年明らかにされつつある

混合錯体の安定度定数により，地下水環境に対応した，放

射性核種溶存種の腐植物質濃度依存性を明らかにするこ

とが可能になってきた． 
以下に OH-および CO3

2-の存在を考慮し，淡水系および

塩水系地下水における，アクチノイド溶存種の腐植物質濃

度依存性について，混合錯体の安定度定数を含む既存の熱

力学データ [10, 11, 30, 110, 111]を基に計算した結果につ

いて報告する．なお，総アクチノイド濃度は，多核水酸化

物錯体によるコロイドの沈殿が生じないほど低い濃度

（10-10 M）に設定した．各反応の安定度定数は付録 2 にま

とめた． 
(1) 淡水系地下水 

一般的な大気二酸化炭素分圧(10-3.5 atm)下における，天

然環境の pH 範囲(pH 4～9)における，混合錯体を考慮した

Cm(Ⅲ), Th(Ⅳ), Np(Ⅴ)および U(Ⅵ)の溶存種ダイアグラム

を，腐植物質濃度が 0, 1, 10 mg/l の場合において，Fig. 4
に示す． 

 
 

 

Fig. 4   Speciation diagram of (a)Cm(Ⅲ), (b)Th(Ⅳ), (c)Np(Ⅴ) and (d)U(Ⅵ) in the presence of 0, 1 and 10 mg/l humic 
substances under atmospheric CO2 pressure (10-3.5 atm) 

 
上記計算に用いた平衡定数（安定度定数）は，Panak ら [10], Langmuir [111], Zehら [30], Reiller [11]による．図中のLは腐

植配位子を示し，腐植物質－放射性核種錯体の表記方法は電荷中和モデルにしたがった．pH < 6では，最大結合割合(LC) 
= α= 1/(103.5(H+)+1)と近似し，pH ≧ 6ではLC=1とした．総溶存放射性核種濃度はL(z)free濃度よりも十分低い場合を想

定し10-10 Mとした．プロトン交換容量をCECであらわすと，腐植物質濃度[L(z)]free (z=1～4)は[L(z)]free = {腐植物質濃度

(g/l)×CEC(5×10-6 M/g)} / zとした．各素反応と安定度定数は付録2を参照のこと． 
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Table 4  Actinide solubility dependence on humic concentration at pH 6, 7 and 8, under atmospheric CO2 pressure (10-3.5 atm). 

腐植物質 
濃度 

(mg/l) 
Am(Ⅲ) U(Ⅳ) Np(Ⅴ) U(Ⅵ) 

 pH 6 pH 7 pH 8 pH 6 pH 7 pH 8 pH 6 pH 7 pH 8 pH 6 pH 7 pH 8 

0 2.6×10-4 3.0×10-7 3.1×10-9 1.0×10-17 1.0×10-17 1.0×10-17 0.057 0.0056 5.7×10-4 1.7×10-6 1.5×10-6 2.5×10-6

0.1 2.7×10-4 4.1×10-7 4.3×10-9 1.3×10-13 1.3×10-13 1.3×10-13 0.057 0.0057 5.7×10-4 1.9×10-6 1.5×10-6 2.5×10-6

1 2.7×10-4 1.4×10-6 1.6×10-8 1.3×10-12 1.3×10-12 1.3×10-12 0.057 0.0057 5.7×10-4 3.8×10-6 1.6×10-6 2.5×10-6

10 3.1×10-4 1.2×10-5 1.3×10-7 1.3×10-11 1.3×10-11 1.3×10-11 0.057 0.0057 6.2×10-4 2.2×10-5 3.3×10-6 2.6×10-6

100 7.1×10-4 1.2×10-4 1.3×10-6 1.3×10-10 1.3×10-10 1.3×10-10 0.057 0.0062 0.001 2.0×10-4 2.0×10-5 4.3×10-6

アクチノイドの溶解度はmol/lの単位で表示した． 
Am(Ⅲ), U(Ⅳ), Np(Ⅴ)およびU(Ⅵ)の溶解度を規定する固相は，それぞれAmOH(CO3), UO2, Np2O5およびUO3(2H2O)とした． 
上記計算に用いた平衡定数（安定度定数）は，Panak ら [10], Drever [110], Langmuir [111], Zehら [30], Reiller [11]による． 
An(Ⅲ)と腐植物質の安定度定数は，さらに詳細に明らかにされているCm(Ⅲ)と腐植物質の安定度定数 [10]を代わりに用い

た．計算に用いた素反応と安定度定数は付録2を参照のこと． 

Cm(Ⅲ)および Th(Ⅳ)は，腐植物質濃度が 0.1 mg/l の場合，

腐植物質との錯体が 20～40%を占め (図の掲載は省略)，
1.0 mg/l 以上になると，腐植物質との錯体が主要溶存種に

なる pH 領域が認められる (Figs. 4a,b)．Np(Ⅴ)は，腐植物

質濃度が 1.0 mg/l のときに，腐植物質との錯体が中性領域

で 20 %程度を占め，腐植物質濃度 10 mg/l になると主要溶

存種となる (Fig. 4c)．U(Ⅵ)は，OH-や CO3
2-と親和性が大

きく，pH 7 以上では腐植物質濃度 10 mg/l でも，これら競

合無機配位子との錯体が卓越する (Fig. 4d)． 
(2) 塩水系地下水 

塩水系の地下水はイオン強度が高く，腐植物質による放

射性核種との結合量も抑制されると考えられる．例えばイ

オン強度 0.001 M(淡水系)から 0.1 M（塩水系）の増大に

伴い，Cm3+の腐植物質に対する最大結合量は，25 %程度

減少する [70]．一方で，LC を考慮した安定度定数は，イ

オン強度の増減に伴い大きく変化しない [23, 60]ことか

ら，塩水系における放射性核種溶存種の pH 依存性は，腐

植物質との錯体の構成割合がやや減少する他は，淡水系に

おける溶存種の pH 依存性と類似すると考えられる． 
通常の地下水の DOM 濃度は，およそ 10 mg/l 以下の範

囲にあるが，石炭や褐炭などの埋没有機物に起源を持つ

DOM 濃度は 100 mg/l 以上に達することもあり，しばしば

塩濃度も高い [112]．埋没有機物起源の DOM の大半は，

フミン酸から構成される [112]ため，ここではアクチノイ

ドの大半は，フミン酸と錯形成していると考えられる． 
3.4.3 アクチノイドの溶解度 

地下水中における放射性核種の溶解度は，放射性核種を

構成元素とする固相の溶解度により制限される．OH-や

CO3
2-，腐植物質などの，放射性核種と錯体を形成する配

位子が溶液中に存在すると，それらとの錯形成により溶解

度が増大する．溶解度を規定する固相を，結晶質で比較的

単純な組成を持つ Am(Ⅲ)(OH)(CO3), U(Ⅳ)O2, Np(Ⅴ)2O5, 
U(Ⅵ)O3(2H2O)とし，アクチノイド溶解度の腐植物質濃度

依存性を，pH 6,7 および 8，大気二酸化炭素分圧下(10-3.5 
atm)において，混合錯体の安定度定数を含む既存の熱力学

データ [10, 11, 30, 110, 111]により考察した（Table 4，固相

の溶解度積については附録 2 参照）．なお，溶解度に規定

された溶存アクチノイド濃度は低く，腐植物質の凝集は起

こらないと仮定した． 
酸化数Ⅳのアクチノイドは，元々の溶解度が小さいため，

腐植物質の存在により溶解度が著しく増大する．例えば中

性付近において，濃度 0.1, 1, 10, 100 mg/l の腐植物質の存

在により，U(Ⅳ)の溶解度は，それぞれ 104, 105, 106および

107 倍に増大すると見積もられる．対照的に酸化数Ⅴのア

クチノイド(An)は，AnO2
+で示される 1 価の陽イオンとし

て存在し，元々の溶解度が大きい．このため，腐植物質濃

度が 0～100 mg/l に上昇しても，溶解度はほとんど変化し

ない． 
腐植物質濃度が 1, 10, 100 mg/l の場合，U(Ⅵ)の溶解度は，

pH 6 付近でそれぞれ 2, 13 および 120 倍増大する． 
これよりもアルカリ性環境になると，CO3

2-と U(Ⅵ)の錯

形成が卓越し，腐植物質との錯形成が抑制されるため，溶

解度増大の程度は，pH 6 の場合と比べて小さくなる．腐

植物質濃度 1, 10, 100 mg/l の場合，Am(Ⅲ)の溶解度は，pH 
8 付近でそれぞれ 5, 42 および 420 倍程度増大する．pH が
8 よりも小さいと Am(Ⅲ)の元々の溶解度が大きく，また

pH がこれよりも大きいと，上記 U(Ⅵ)と同様の理由で，

溶解度増大の程度はそれぞれ pH 8 の場合より低い． 
以上のことから，腐植物質の存在によるアクチノイド溶

解度の上昇は，中性付近で以下の順序になると考えられ
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る； 
 

An(Ⅳ) >> An(Ⅲ) ≅ An(Ⅵ) > An(Ⅴ) 
 
ここで An はアクチノイドを示し，括弧内の数字は An

の酸化数を示す． 
地下の還元的環境では，Pu や U, Np などが酸化数Ⅳの

状態で存在し，腐植物質の存在により溶解度が著しく増大

する可能性が高い． 
Np(Ⅴ)は，天然環境でより複雑な組成を持つ鉱物が溶解

度を規定し，見積もられた溶解度よりも低い可能性がある 
[111]．一方で，非晶質酸化物や非晶質水酸化物が溶解度

を規定する場合，とくに An(Ⅳ)の溶解度は飛躍的に大き

くなり，腐植物質が存在しなくとも 10-6～10-5 M 程度に達

すると考えられる [32, 111]． 
3.4.4 アクチノイドの移行挙動に与える影響 

天然地下水中で，とくにイオン価数+3 以上のアクチノ

イド濃度は，DOM 濃度と高い正の相関があり [12, 113, 
114]，Fig. 4 で示されるように腐植物質に伴われて存在す

ると考えられる．溶液中で腐植物質はコロイドを形成し 
[62]，腐植物質と錯形成されたアクチノイドは “擬似コ

ロイド” [14, 114, 115]に分類される．溶解度が低く，地

層構成物質などへの吸着性の大きい金属元素は，擬似コロ

イド化することにより移行量が増大する [114-121]．例え

ば，花崗岩亀裂を通過する中性地下水中の，有機物を主成

分とする天然コロイドの有無は，亀裂からの Am(Ⅲ)溶出

の有無に対応する [118]．また，中性地下水を通水媒体と

した珪砂充填カラム中で，Am や Eu，U，Np, Pa は，腐植

物質の存在により移行が促進される [114, 119-121]．非平

衡系における，擬似コロイド中のアクチノイド濃度は，ア

クチノイドの吸着・解離反応速度論に支配される．例えば，

アクチノイド濃度の低い通水媒体により，擬似コロイドが

珪砂充填カラム中を運搬されるとき，流速が遅いほど，カ

ラム溶出口における擬似コロイド中のアクチノイド濃度

が小さくなる [113, 119, 120]．運搬時間の経過に伴い，ア

クチノイドは擬似コロイドから解離して液相に移動し，鉱

物粒子表面などへ再吸着されることを示す [119, 120]．  
アクチノイドの固相への吸着挙動に対し，腐植物質の存

在は大きな影響を与えることが明らかにされてきた 
[17-19, 122-133]．腐植物質の固相への吸着メカニズムは，

疎水性相互作用や静電相互作用，配位子交換反応などに分

類される．疎水性相互作用は，水分子相互の高い親和性に

より，疎水性物質が水相から排除され，疎水性物質が互い

に集合する現象を示す [134]．腐植物質は，DOM の中で

比較的疎水性に富み，疎水性の固相に対して，本メカニズ

ムで吸着する可能性がある [127, 131, 135-137]．静電相互

作用とは，溶液中で電荷を帯びた物質同士が電気的な引力，

もしくは斥力を受ける現象をいう．腐植物質は，カルボキ

シル基のプロトン解離により負に帯電し，正に帯電した固

相と電気的に引き合うと考えられる [17-19, 126, 129, 131, 
135, 137]．配位子交換反応とは，物質に付随する配位子（の

一部）が，別の配位子（の一部）と交換される反応をいう．

腐植物質は，そのカルボキシル基と，固相表面の水酸基と

の配位子交換反応で，固相表面に吸着する可能性がある 
[127, 129, 131, 135-137]． 

pH 3～4 以上になると，カルボキシル基のプロトン解離

により [138]，腐植物質は陰イオン化して親水性が増大し，

疎水性相互作用が小さくなる．配位子交換反応では，カル

ボキシル基のプロトン解離が顕著になる pH 3～4 前後 
[138]で，固相への吸着量が最大になり，それよりも高 pH
で吸着量が減少する [127, 129, 135]．酸化物や水酸化物，

カオリナイトなどの荷電特性は，原子の同形置換に由来す

る永久電荷が小さいため，固相表面水酸基の解離平衡に由

来する，pH 変異電荷に支配される [111]．それら固相は，

pH の上昇により負に帯電し，同じく負に帯電した腐植物

質との，静電気的な斥力が大きくなる [17, 19, 129, 131]．
固相に吸着された腐植分子は，それらの陰イオン化が進行

する pH3～4 以上になると，隣接する腐植分子同士の静電

気的な相互反発力が強くなり，液相へ分配されやすくなる 
[139, 140]． 

これらのメカニズムから，腐植物質は低 pH 環境で固相

に吸着されやすく，中性からアルカリ性にかけて，次第に

液相に分配されやすくなる．固液両相に分配された腐植物

質との錯形成により，腐植物質と親和性の大きなアクチノ

イドほど，低 pH 環境で固相への吸着量が増加し，高 pH
環境で吸着量が小さくなる．例えば Reiller ら [129]は，赤

鉄鉱に対する Th(Ⅳ)の吸着量が，腐植物質の存在により

pH 3 以上で減少し始め，中性付近で 70 %以上減少するこ

とを確認した．同様に，U(Ⅵ)や Am(Ⅲ)，Cm(Ⅲ)はおよそ

pH 4～6  [17, 18, 123-128, 131]，Np(Ⅴ)はおよそ pH 8 以上 
[19, 125]で，腐植物質の存在による固相吸着量の減少が認

められている．これらのことから，中性地下水中の腐植物

質は，酸化数Ⅴの Np(Ⅴ)などを除き，アクチノイドの地

層構成物質に対する吸着を抑制する可能性が高い． 
圧縮ベントナイト間隙などの狭隘な経路を地下水が通

るとき，コロイドは物理的な濾過作用を受けると予測され

る [14, 21]．実際に圧縮珪砂や圧縮珪砂・ベントナイト混

合試料中で，フミン酸やフルボ酸は濾過作用を受けること

が報告されている [20, 22]．一方で， フミン酸は 1.5 g/cm3 
の圧縮ベントナイト中を透過するとの報告もあり [141]，
擬似コロイドに働く濾過作用の程度について，さらなる研

究が望まれている [141]．3 価のアクチノイドや Al3+, Fe3+

は，10-6～10-4 M 以上 [90, 91]，Ca2+ はおよそ 10-3 M 以
上 [142]で腐植物質を凝集させる働きがある．アクチノイ

ド以外の金属イオン濃度の上昇により腐植物質が凝集さ

れた場合にも，凝集物中に溶液中のアクチノイドが取り込

まれる [90, 142]．それら凝集物は，コロイド分画よりも

大きなサイズ(＞ 0.45 μm) [62]になり，物理的障害による
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移行の遅延をさらに大きく受ける． 
上記から，中性地下水中の腐植物質は，アクチノイドの

溶解度上昇（擬似コロイド化）と，これに伴う地層構成物

質への吸着抑制などの現象を招き，とくに溶解度が元来低

く，固相に対する親和性の大きいアクチノイドの移行を促

進させる可能性がある．一方で，アクチノイドの固相への

吸着挙動は，上述のように吸着体の種類やその荷電特性 
[125, 143]，pH に依存するほか，腐植物質濃度 [131]やイ

オン強度 [18]などにも依存する．したがって，アクチノ

イドの移行挙動に与える腐植物質の影響を詳細に評価す

るためには，アクチノイドや溶液条件，固相の種類などの

違いに応じた検討が求められる． 
 

4 まとめと今後の課題 
 
本総説では，地下水中の DOM がアクチノイドの移行挙

動に与える影響について，放射性廃棄物の地層処分に関す

る「わが国における高レベル放射性廃棄物地層処分の技術

信頼性―地層処分研究開発第 2 次取りまとめ」[144]以降

明らかにされた知見を中心に解説した．それらを以下に要

約する． 
天然水中の DOM は，構成割合の高い順に，腐植物質，

糖類，カルボン酸，アミノ酸，炭化水素から成る [62]．
放射性核種との結合サイト（カルボキシル基）を持つ腐植

物質，カルボン酸およびアミノ酸の中で，腐植物質はとく

にアクチノイドとの錯形成能が大きく，その移行挙動に最

も大きな影響を及ぼす． 
電荷中和モデルの LC 法により，腐植物質とアクチノイ

ドの親和性を“質的な親和性”と“量的な親和性”の 2
つに区分した．腐植物質に対する質的な親和性は，とくに

イオン価数の高いアクチノイドに対して大きくなること

が示された．一方，量的な親和性は，腐植物質の陽イオン

交換容量と正の相関を持つ傾向が確認された．地下水腐植

物質のアクチノイドとの錯形成能の特質を検討し，他起源

の腐植物質に比べ質的な親和性は同様であるのに対し，量

的な親和性はやや劣ると考えられた． 
1990 年代以降明らかにされつつある混合錯体の安定度

定数により，アクチノイドの溶存種や溶解度の腐植物質濃

度依存性が，高範囲の pH 環境で評価できるようになって

きた．これにより，中性地下水中における 1 mg/l 程度の

腐植物質でも，とくに酸化数Ⅳのアクチノイドは，溶解度

が著しく上昇される可能性が示された．腐植物質は地下水

中でアクチノイドの擬似コロイド化と，これに伴う岩石表

面への吸着抑制などの現象を招き，放射性核種の移行を促

進させる側に働く可能性が認められた． 
一方，地下水の狭隘な移行経路の通過に伴う，擬似コロ

イド化された放射性核種の濾過作用について，研究者の間

で意見が分かれている [141]．腐植物質が高塩濃度により

凝集する溶液条件や，その腐植物質濃度依存性などについ

ても未解明な部分が多い．腐植物質に対する錯形成の，陽

イオンによる競合効果に着目した報告例は少ない．地温勾

配による地下高温環境における，腐植物質と放射性核種の

錯形成能について，ほとんど明らかにされていない．擬似

コロイド化された放射性核種の地下水中の移行量は，腐植

物質からの脱離速度と土壌・岩石表面への再吸着速度に依

存するが，これらに関する研究も限られている [145, 146]．
地下水から採取された腐植物質と放射性核種との錯形成

に関する研究は，ドイツのゴアレーベン地域の地下水の，

埋没有機物に起源を持つフミン酸を用いた報告例以外は

多くない．土壌有機物由来の地下水 DOM は，フミン酸よ

りもフルボ酸の構成割合が大きい [62]ため，今後は地下

水フルボ酸についても，上記のような未解明の分野で研究

を蓄積する必要がある． 
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付録 1 腐植物質配位子濃度に対する LC (Loading Capacity)もしくはα（プロトン解離割合）による補正のある，1:1 型錯体の安定度定数 

 

 
 
 

イオン 腐植物質 CEC (meq/g) pH イオン強度(M) LC or α(%) 放射性核種最大

結合量(mM/g) logβ 分析手法 文献 

Th4+ A-HA 7~9 0.01 (NaClO4) 9.6 限外濾過 [95] 
Th4+ 12.4 

[11](注 1) Pu4+ 16 
Np4+ 13.2 
U4+ 18.2 

Cm3+ 

A-HA 

4 0.1 (NaClO4) 0.1 8.4 

TRLFS [70] 

5 0.1 (NaClO4) 1.2 8.5 

 5 0.001 (NaClO4)  1.6 8.0  

花崗岩地下水FA  3 0.1 (NaClO4)  0.02 7.3 

5 0.1 (NaClO4) 0.07 7.8 

A-HA 

4.2 0.1 (NaClO4) 0.1 9.0±0.3 

TRLFS [71] 
4.7 0.1 (NaClO4) 0.2 7.6±0.6 
5.2 0.1 (NaClO4) 0.3 8.5±0.3 
6.1 0.1 (NaClO4) 0.5 8.4±0.3 
6.9 0.1 (NaClO4) 0.6 8.7±0.5 

Gor-HA 5.38±0.20 6.0 0.1 (NaClO4) 62.2 1.12 6.22±0.071 TRLFS [73] 

Am3+ 

A-HA 5.43±0.16 6.0 0.1 (NaClO4) 62.2±0.5 1.13 6.39±0.15 
吸光スペクトル [72] 

Gor-HA 5.38±0.20 6.0 0.1 (NaClO4) 81.5±2.3 1.46 6.44±0.15 

A-HA 5.43±0.16 (carboxyl) 6.0 0.1(NaClO4) 65 1.18 6.27±0.04 

LPAS [23] 
湖底堆積物 HA 3.86±0.03 (carboxyl)

6.0 0.1 (NaClO4) 65.0±1.2 0.84 6.53±0.3 

5.5 0.1 (NaClO4) 40.0±0.5 0.52 6.42±0.34 
5.0 0.1 (NaClO4) 19.0±0.2 0.24 6.41±0.70 
6.0 1.0 (NaClO4) 51.8±0.5 0.66 6.28±0.34 

50 



 
 

 

Vol.17 N
o.2

 
 

 Loading C
apacity (LC

)法
を
主
と
し
た

地
下
水
中
の
溶
存
有
機
物
と
放
射
性
核
種
の
錯
形
成
能
評
価
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イオン 腐植物質 CEC (meq/g) pH イオン強度(M) LC or α(%) 放射性核種最大

結合量(mM/g) logβ 分析手法 文献 

UO22+ 

A-HA 5.06±0.17 (total) 4.00 0.1 (NaClO4) 17.5±1.6 0.44 6.20±0.56 TRLFS 
  [85] 

沼地水 HA 4.83±0.18 (total) 3.99 0.1 (NaClO4) 15.6±1.9 0.38 6.16±0.76

Gor-HA 5.38±0.20 
4.0 0.1 (NaClO4) 18.5±0.3 0.50 6.13±0.13 限外濾過 

[24] 4.0 0.1 (NaClO4) 18.9±4.5 0.51 6.16±0.11 陰イオン交換樹脂

4.0 0.1 (NaClO4) 16.5±0.3 0.44 6.13±0.13 TRLFS 
A-HA 4.0 0.1 (NaClO4) 0.241~0.290 6.25±0.18 限外濾過 [75](注 2) 
A-HA 4.74±0.05 (carboxyl) 3.9 0.1 (NaClO4) 24±5 0.57 5.88±0.36

 TRLFS [74] 
フルカ HA 3.8±0.1 (carboxyl) 3.9 0.1 (NaClO4) 24±4 0.46 6.05±0.12

A-HA 4.6 

4 0.1 (NaClO4) 20±5 0.46 6.06~6.1 

陰イオン交換樹脂 [60] 

4 0.004(NaClO4) 17±4 0.39 5.95~5.99
5 0.1 (NaClO4) 34±5 0.78 6.04~6.05
5 0.004(NaClO4) 31±4 0.71 6.15~6.17

NpO2+ 

A-HA 4.6 
7 0.1 13±2 0.60 3.51~3.53
8 0.1 21±5 1.00 3.65~3.66

Gor-HA 5.38±0.20 (total) 

6.0 0.1 (NaClO4) 6.8±0.1 0.37 2.28±0.06

吸光スペクトル [61] 
7.0 0.1 (NaClO4) 9.9±0.2 0.54 2.35±0.03
8.0 0.1 (NaClO4) 14.9±0.3 0.81 2.71±0.09
9.0 0.1 (NaClO4) 30.5±0.6 1.64 3.10±0.07

A-HA 4.6 

4.0 0.01 (NaClO4) 20 (α) 4.1±0.15 

陰イオン交換樹脂 [15] 

5.0 0.01 (NaClO4) 45 (α) 4.1±0.15 
6.0 0.01 (NaClO4) 70 (α) 4.2±0.15 
7.0 0.01 (NaClO4) 85 (α) 4.2±0.15 
8.0 0.01 (NaClO4) 98 (α) 4.2±0.15 
9.0 0.01 (NaClO4) 100 (α) 4.3±0.15 

Gor-HA 5.4 

4.0 0.01 (NaClO4) 30 (α) 3.6±0.2 
5.0 0.01 (NaClO4) 60 (α) 3.8±0.2 
6.0 0.01 (NaClO4) 80 (α) 3.9±0.2 
7.0 0.01 (NaClO4) 94 (α) 4.1±0.2 
8.0 0.01 (NaClO4) 99 (α) 4.2±0.2 
9.0 0.01 (NaClO4) 100 (α) 4.4±0.2 
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HA: フミン酸，FA: フルボ酸，A-HA: アルドリッチフミン酸， Gor-HA: ドイツのゴアレーベン地域の地下水フミン酸，CEC: プロトン交換容量，LC: Loading 
Capacity，α：腐植物質配位子のプロトン解離割合，TRLFS: 時間分解レーザー蛍光スペクトル，LAPS: レーザー音響分光スペクトル．LC or α(%) 欄の(α)
はプロトン解離割合に基づくことを示す．CEC の項目で，とくに対象がカルボキシル基と明記されている場合は”(carboxyl)”，全プロトン交換サイトと明記され

ている場合は”(total)”と記載した． 
(注 1) 他の文献データから著者による再計算を経て得られた安定度定数の推定値で，特定の pH やイオン強度に対応しない． 
(注 2) 安定度定数は，フミン酸分子量の大・中・小分画で得られた平均値． 

 

イオン 腐植物質 CEC (meq/g) pH イオン強度(M) LC or α(%) 放射性核種最大

結合量(mM/g) logβ 分析手法 文献 

NpO2+ 

A-HA 4.45 (carboxyl) 
4.5 0.01 (NaClO4) 34 (α) 2.32 

吸光スペクトル [68] 

6.0 0.01 (NaClO4) 78 (α) 2.29 
7.5 0.01 (NaClO4) 97 (α) 2.35 

湖底堆積物 HA 3.75 (carboxyl) 
4.5 0.01 (NaClO4) 37 (α) 2.44 
6.0 0.01 (NaClO4) 72 (α) 2.48 
7.5 0.01 (NaClO4) 97 (α) 2.5 

A-HA 4.72 

5.07 0.01 (NaClO4) 63 (α) 4.63 

溶媒抽出 [69] 

5.98 0.01 (NaClO4) 80 (α) 5.01 
6.00 0.01 (NaClO4) 80 (α) 4.74 
5.99 0.01 (NaClO4) 80 (α) 3.92 
5.95 0.01 (NaClO4) 80 (α) 2.86 
6.93 0.01 (NaClO4) 91 (α) 5.29 
6.96 0.01 (NaClO4) 91 (α) 5.06 
6.89 0.01 (NaClO4) 90 (α) 4.29 
6.89 0.01 (NaClO4) 90 (α) 3.34 
6.27 1 (NaClO4) 88 (α) 4.72 
6.06 1 (NaClO4) 86 (α) 4.7 
6.24 1 (NaClO4) 89 (α) 3.78 
6.17 1 (NaClO4) 88 (α) 2.85 
7.18 1 (NaClO4) 96 (α) 5.06 
7.03 1 (NaClO4) 95 (α) 4.87 
7.00 1 (NaClO4) 95 (α) 4.02 
7.14 1 (NaClO4) 96 (α) 3.26 
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付録2 Fig. 4およびTable 4の計算に用いた各反応の平衡定数 

 Logβ 参照文献 
Cm(Ⅲ) and Am(Ⅲ)   

Cm3+ + OH- = Cm(OH)2+ 6.03 [10] 
Cm3+ + 2OH- = Cm(OH)2+ 11.72 [10] 
Cm3+ + CO32- = Cm(CO3)+ 6.65 [10] 

Cm3+ + 2CO32- = Cm(CO3)2- 9.58 [10] 
Cm3+ + L(Ⅲ) = CmL(Ⅲ) 6.2 [10] 

Cm3+ + OH- + L(Ⅱ) = Cm(OH)L(Ⅱ) 13.1 [10] 
Cm3+ + 2OH- + L(Ⅰ) = Cm(OH)2L(Ⅰ) 17 [10] 
Cm3+ + CO32- + L(Ⅰ) = Cm(CO3)L(Ⅰ) 12.4 [10] 

Am(OH)(CO3)(solid) = Am3+ + CO32- + OH- －21.2 [111] 
Th(Ⅳ)   

Th4+ + H2O = Th(OH)3+ + H+ －2.85 [11] 
Th4+ + 2H2O = Th(OH)22+ + 2H+ －7.08 [11] 
Th4+ + 3H2O = Th(OH)3+ + 3H+ －12.3 [11] 
Th4+ + 4H2O = Th(OH)4 + 4H+ －18.8 [11] 

Th4+ + L(Ⅳ) = ThL(Ⅳ) 12.4 [11] 
Th4+ + 3OH- + L(Ⅰ) = Th(OH)3L(Ⅰ) 35.1 [11] 
Th4+ + 4OH- + L(Ⅰ) = Th(OH)4L(Ⅰ) 43.2 [11] 

U(Ⅳ)   
U4+ + H2O = U(OH)3+ + H+ －1.18 [11] 

U4+ + 4H2O = U(OH)4 + 4H+ －12 [111] 
U4+ + 5CO32- = U(CO3)56- 33.94 [11] 

U4+ + L(Ⅳ) = UL(Ⅳ) －18.2 [11] 
U4++ 4OH- + L(Ⅰ) = U(OH)4L(Ⅰ) 54.4 [11] 

UO2(solid) + 4H+ = U4+ + 2H2O －5 [111] 
Np(Ⅴ)   

NpO2+ + H2O = NpO2(OH) + H+ －11.29 [11] 
NpO2+ + CO32- = NpO2(CO3)- 4.58 [11] 

NpO2+ + 2CO32- = NpO2(CO3)23- 6.61 [11] 
NpO2+ + L(Ⅰ) = NpO2L(Ⅰ) 4.6 [11] 

Np2O5(solid) + 2H+ = 2NpO2+ + H2O 9.51 [111] 
U(Ⅵ)   

UO22+ + OH- = UO2(OH)+ 8.5 [30] 
UO22+ + 2OH- = UO2(OH)2 7.3 [30] 
UO22+ + 3OH- = UO2(OH)3- 22.6 [30] 
UO22+ + CO32- = UO2(CO3) 8.87 [30] 

UO22+ + 2CO32- = UO2(CO3)22- 16.07 [30] 
UO22+ + 3CO32- = UO2(CO3)34- 21.6 [30] 

UO22+ + L(Ⅱ) = UO2L(Ⅱ) 6.16 [30] 
UO22+ + OH- + L(Ⅰ) = UO2(OH)L(Ⅰ) 14.7 [30] 

UO3(2H2O)(solid) + 2H+ = UO22+ + 3H2O 4.85 [111] 
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