
 

 ７－１
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重金属による人間健康への環境リスクを評価するためには，人に対する重金属からの曝露量を定量的に予測する

必要があり，そのためには重金属の環境中における輸送モデルの構築が不可欠である．重金属は地下水中において

コロイドを形成することが知られており，相互作用速度とコロイドのフィルトレーション現象を取り込んだ重金属

イオン－コロイド－固相（土壌・鉱物）3 相系での輸送モデルを構築し，カラム実験結果と比較を行った．本研究
では，重金属として高レベル放射性廃棄物処分の安全評価上重要なネプツニウムイオン（NpO2

+）を取り上げたが，

本モデルは他の遷移金属などの重金属にも適用できるものである． 
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Quantitative prediction of exposure against human being of heavy metals is required for environmental risk assessment to 
human health, and it is indispensable to develop their transport model in environment.  Since it is well known that the heavy 
metals are ready to form the colloids in groundwaters, the transport model in which the interaction kinetics of heavy metals and 
the filtration phenomena of colloids are taken into account in heavy metal ions ï colloids ï solids (soils/minerals) systems is 
developed and the calculation results are compared with experimental ones by column methods.  In this work, we use NpO2

+, 
which is one of the important radionuclides in the safety assessment for high-level radioactive waste disposal, in the column 
experiments, but the present model can be applied to prediction of transport of transition heavy metals in groundwaters. 
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1. 序  
産業活動に伴って環境中に放出される重金属を原

因とする環境リスクや人間の健康への影響を定量的に

評価するためには，環境中に放出された重金属が，土

壌中あるいは地下水や河川中をどのように輸送され，

どの程度の量が人間生活圏を含む生態系に到達するの

か，それによって人がどれだけ曝露されるのかをモデ

ルにより予測する必要がある．重金属は，土壌水や地

下水中を分子あるいはイオンとして輸送されるととも

に，そこで共存するコロイド粒子（地下水コロイド）

と結合することで，分子あるいはイオンとしての輸送

特性ではなくコロイド粒子の輸送特性に従って輸送さ

れる [1-3]．とくに近年，コロイド粒子と結合すること
によって周辺の土壌・岩石からの相互作用が弱くなり，

結果としてイオンの場合と比べて長距離を移動する観

測例が報告されるようになった [4-7]．土壌中あるいは
地下水中に天然に存在する地下水コロイドには，鉄酸

化物や石英，粘土系鉱物などの無機系コロイドととも

に，フミン酸やフルボ酸といった腐植物質や微生物な

どの有機系コロイドがある．とくに腐植物質は表層土

壌水や浅地下水中に比較的多く含まれていることから，

重金属の輸送現象に及ぼす影響は大きいと考えられる． 
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コロイド粒子の輸送現象に関しては，実験的研究

[1-10]と解析的研究 [11,12]が行なわれてきているが，
まだ十分に定量的な評価を与えるには至っていない．

とくに，コロイド粒子がある大きさを有することによ

ってフィルトレーション効果を受け固相に束縛される

という現象についての正確なモデル化は行われていな

い ． こ の よ う な 中 で 筆 者 ら は こ れ ま で の 研 究

[6,7,13,14]で，イオンとコロイド粒子の 2 相に対する
移流拡散モデルをベースにして，コロイド粒子ならび

にコロイドに結合するイオンの輸送現象を実験と解析

から検討を行いフィルトレーションのモデル化を進め

てきた．  
また，イオンとコロイドが共存する系でのイオンの

輸送現象には，イオンのコロイドへの結合・脱離にお

ける相互作用速度も考慮すべきであるとの指摘もされ

るようになってきた [15]．  
本研究では，フィルトレーション現象と相互作用の

速度を考慮した重金属イオン－コロイド－固相（土

壌・鉱物）の 3 相系における重金属イオンの輸送モデ
ルを構築することを目的とした．そして構築したモデ

ルを検証するために，有機系コロイドであるフミン酸

に結合させたネプツニウムイオン（NpO2
+）を用い，

珪砂充填カラムに注入し，カラムからの破過挙動なら

びにカラム内における濃度分布と比較した．NpO2
+は，

高レベル放射性廃棄物処分の安全評価上重要な重金属

であるとともに，それが放出する放射線を計測するこ

とで輸送現象を容易に測定できることから本研究では

用いたが，ここで構築したモデルは，遷移金属を含む

全ての重金属を対象として地下水中輸送の予測に適用

できるものである．なお本研究では，実験は pH 6 で行
ったが，これは土壌水や浅地下水の pH が 4～8 程度で
あることから，炭酸イオンの影響が無視できる領域に

ある pH 6 に設定したことによる．  
 

2. 実験方法  
2.1. 試薬  
実験に使用した試薬は，NpO2

+，フミン酸（図中で

は HA と略す），HTO（トリチウム水；T≡ 3H），珪砂
を除いて全て特級試薬（和光純薬）を用いた．フミン

酸は Aldrich 社製の高純度試料を購入した．購入段階
のフミン酸はカルボキシル基部が Na 型のため，水素
化を行い精製したものを使用した．このフミン酸につ

いて，参考文献 16 の方法に従い 14C（アマシャム社よ
り購入）でラベリング（放射性同位元素による安定元

素との置換）を行った．Np はアマシャム社より購入し，
CMPO を用いて NpO2

+に精製したものを使用した [17]．
HTO は東京大学が保有する試料を用いた．珪砂粉末は
日本粉体工業技術協会より 3 種珪砂（中位径 6.6～8.6  

mm）を購入して使用した．水は全て Millipore 社製
MilliQ からの蒸留水を使用した．  
2.2. カラム実験  
カラム実験体系を Fig.1 に示す．珪砂は，事前に 1

年間  pH 6（HClO4で調整），イオン強度 0.1 M（NaClO4

で調整）に調整した溶液に浸漬させた後，同条件の溶

液中で，内径 5 mm，高さ 300 mm のガラスカラムに充
填した．溶離液として，pH 6，イオン強度 0.1 M に調
整した溶液を作製し，カラム実験開始の 1 日前からカ
ラムに通水した．通水方向はカラム下部から上部とし

た．カラム下部から，HTO 水（水のトレーサとして使
用）あるいはフミン酸に結合した NpO2

+溶液をそれぞ

れパルス状に注入し，その後ただちに溶離液に切り替

えて通水を継続した．カラム上部から破過してくる

HTO，フミン酸，NpO2
+をフラクションコレクターで

サンプリングし，HTO とフミン酸は液体シンチレーシ
ョンカウンターでb放射線を計測し濃度を求め，NpO2

+

についてはガスフロー検出器でa放射線を計測し濃度

を求めた．また，カラムから破過する前後で通水を停

止し，カラムの軸方向での NpO2
+濃度分布をa放射線

計測によって求めるという実験も行った．このカラム

内の濃度分布は，以下のようにして求めた．通水停止

後にカラムを通水ラインから外し， -5℃で冷凍後，珪
砂と凍結した溶離液を一緒にカラムの入口側から押し

出し，NpO2
+を溶離させるために 1 M HNO3溶液に浸漬

した．1 週間後に上澄み溶液を採取し，a放射線を測定

することで NpO2
+濃度を求めた．このときに得られる

カラム内の濃度分布は，液相中の NpO2
+濃度と固相に

収着あるいはフィルトレーションによって束縛されて

いる NpO2
+の濃度の和である．なお，実験は各条件ご

とに 3 回行った．その他の実験条件は，参考文献 14
の条件と同様とした．本実験はすべて 25℃とした．  

 
 

Fig.1 Experimental setup 
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2.3. フミン酸，NpO 2
+の珪砂への収着速度  

ポリプロピレン容器に珪砂を 1 g，フミン酸を
10mg/L あるいは NpO2

+を 1×10-5 M 添加した．25℃で
容器を静かに振とうし吸着平衡にさせた．吸着平衡に

達するのに要する時間も同時に測定した．遠心分離

（3000 rpm，30 分）後，上澄み溶液をサンプリングし，
上澄み溶液中に残存するフミン酸濃度あるいは NpO2

+

濃度を求めた．  
2.4. NpO 2

+のフミン酸との相互作用速度  
 可視光分光において，NpO2

+は 981 nm に吸収ピーク
を有する一方で，フミン酸と結合した NpO2

+は 988 nm
に吸収ピークを有する．この 2 つのピークは分離可能
であり，NpO2

+溶液にフミン酸溶液を添加した直後か

らの 981 nm における NpO2
+の吸収ピーク強度の時間

変化（減少）から，NpO2
+のフミン酸との相互作用に

おける速度を評価した [18]．  
  
3. 結果と考察  
3.1. NpO 2

+の珪砂への収着速度  
 Fig.2 に，NpO2

+の珪砂への収着実験における，上澄

み溶液中の NpO2
+濃度の変化を示す．この濃度の時間

変化を，下記の式を用いて評価することで，NpO2
+の

珪砂への収着の速度定数を求めた．  
 

 
 
ここで，Ssは NpO2

+の珪砂への収着量 [mol/kg]，Kdsは

NpO2
+の珪砂への収着分配比 [m3/kg]，Cf は NpO2

+の液

相中濃度 [mol/m3]，ks は速度定数 [day- 1]である．Ss と  

Fig2. Variation of NpO2
+ concentration in supernatant 

     with elapsed time 
 

Fig.3 Variation of Absorbance of NpO2
+ at 981 nm  

with time 
 
Kds，Cf は Fig.2 の実測点より読み取ることで取得し，
フィッティングを行った．その結果， ks = 1.3×10-1  
[day-1]が得られた．  
一方，フミン酸の珪砂への収着は，瞬時可逆平衡で

あると仮定してよいこと，および本実験条件では初期

量の 10％が収着することがわかった．このことは，筆
者らの過去の研究結果 [14]と整合した．  
3.2. NpO 2

+のフミン酸との相互作用速度  
 Fig.3 に，981 nm における NpO2

+の吸収強度の時間

変化の測定結果を示す．NpO2
+とフミン酸の結合を一

次反応と仮定し，ni (t)を時刻 t において NpO2
+と結

合するフミン酸の結合部位 Zi の濃度，  ni
0 を結合平

衡時において NpO2
+と結合する結合部位 Zi の濃度，  

ki  を Zi と結合する反応の見かけの速度定数とす

ると，各結合部位の濃度変化は  
 

ni  (t ) = ni
0[1 - exp(-ki  t )] 

 
で表記される．Δni (t) = ni

0 ï ni  (t)とおいて，上式
を書き直すと  
 

Δni (t ) = ni
0 exp(-ki  t ) 

 
となる．実際の結合部位 Zi は多種多様であるため，フ

ミン酸全体の結合部位の濃度変化は  

 
となり，∑項は積分として表現される．  
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Fig.4 Rate constant profile for interaction of NpO2

+  
with HA 

 
従って，この式で Fig.3 をフィッティングすることで
NpO2

+とフミン酸の相互作用の速度定数を取得した．

その結果を Fig.4に示す．このように実環境条件では，
速度定数は分布を持つことになるが，本研究では 3.3.
以降のモデル化の中で，簡単のため第一次近似として

この速度定数分布の平均値を用いることとした．  
3.3. コロイド輸送モデル  
 本研究では，イオンおよびコロイドに結合するイオ

ンの輸送の定式化を著者らのこれまでの研究 [13,14]に
基づいて以下のように行った．  
 液相中イオンの移流拡散については  
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と表記できる．土壌や鉱物に収着したイオンの量は  
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フィルトレーションされたコロイドに結合したイオン

の量は  
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液相中のコロイドに結合したイオンの量は  
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とそれぞれ表記できる．ここで，上記式中の記号は以

下の物理量を示す．本研究での実験で取得した値以外

は，文献 14 での値と同じである．  
 

Cf :液相中イオン濃度  
vf :液相の移流速度  
vm :コロイドの輸送速度  
Df :イオンの分散係数  

Dm :コロイドの分散係数  
l :崩壊定数  
b :イオンの輸送経路幅の半値  
L :フィルトレーション係数  
qfc :イオンの固相表面へのフラックス  
RCf-Ss :固相表面に収着するイオンの質量  
RCf-Sm :液相中のコロイドに収着するイオンの質量  
RCf-Ss :フィルトレーションされたコロイドに収着  

するイオンの質量  
Ss :固相表面に収着するイオン濃度  
Sm :液相中のコロイドに収着するイオン濃度  
Ss :フィルトレーションされたコロイドに収着する

イオン濃度  
 
 本研究では，イオンの相互作用に関して，2 つのケ
ースを想定した．第 1 は，相互作用が Freundlich 型瞬
時平衡反応で記述できる場合であり，  
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で表記されるケースである．第 2 は，相互作用速度を
考慮する場合であり，  
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で表記されるケースである．  
3.4. カラム実験への適用  

NpO2
+がカラムから破過する前（V(i)/Veff = 0.5）と破

過した後（V(i)/Veff = 1.5）でのカラム内における NpO2
+

濃度分布を Fig.5 にプロットとして示す．ここで Veff

は，カラムの実効空隙量を表し，V(i)/Veff = 1.0 とは水
のトレーサである HTO が破過する点に相当する．カラ  
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Fig.5 Concentration profile of NpO2
+ in the column 

     and the calculation results by the present model 
 
 
ム入口から濃度が単調に減少した後，いったんプラト

ー部が形成されて，その後濃度が減少するという傾向

が確認された．  
 フミン酸のフィルトレーション係数として，L = 30 
m-1 が最適値として得られた．このとき相互作用速度

を考慮して計算した結果を，Fig.5 中に実線として示す．
横軸はカラム入口からの距離を，縦軸は NpO2

+の注入

濃度に対する濃度比を示している．フィルトレーショ

ン係数の値は，ラテックス粒子を用いて行ったフィル

トレーション係数の評価実験で得られた値 [14]とほぼ
一致した．また，相互作用速度を考慮しないで，瞬時

平衡の Freundlich 型平衡反応で計算した結果では，良
い一致は得られなかった（図示はしていないが，より

高い濃度の方向にずれる．Fig.6 参照）．  
 本研究で構築したモデルにより，カラム内における

NpO2
+の濃度分布を，定性的に予測することが可能で

あることを示すことができた．現時点では，定量性と

いう観点からは必ずしも十分ではないため，今後速度

定数の分布の取り込みなどで改善を加えていく必要が

あると考えている．  
 カラムからの破過曲線の測定結果を Fig.6 にプロッ
トする．横軸が 1 から立ち上がっているプロットは，
フミン酸の破過曲線を示す．水のトレーサである HTO
とほぼ同時に破過をし始めるが，カラムへの注入量の

約 60％だけが破過をしており，40％はカラム内でフィ
ルトレーションされて保持されたままであると考えら

れた．横軸が 5 付近から立ち上がっているプロットは
フミン酸と結合した NpO2

+の破過曲線である．フミン

酸よりも破過が遅くなり，NpO2
+がカラム内で遅延さ  

Fig.6 Breakthrough curves of HA (left), NpO2
+ in the  

presence (middle) and in the absence (right) of HA.   
Solid lines represent the model calculation results 
considering the interaction kinetics.  Dashed line  
represents the model calculation of NpO2

+ in the presence  
of HA under Freundlich equilibrium. 
 
 
れることがわかった．カラムからの破過量は，フミン

酸の破過量と同じ 60％程度であった．これらのことか
ら，カラム内で，NpO2

+の一部はフミン酸から脱離し

珪砂に収着することで遅延し，やがてカラム内で相互

作用平衡に達することで，フミン酸からの脱離とその

後の珪砂への収着が見かけ上発生しなくなり，フミン

酸とともにカラム内を輸送され破過するようになるこ

とがわかった．横軸が 10 付近から立ち上がっているプ
ロットはフミン酸が共存しない場合での NpO2

+の破過

曲線である．NpO2
+がフミン酸と結合している場合に

比べて，フミン酸からの脱離に要する時間が必要ない

ため NpO2
+－フミン酸の系よりも珪砂により多くの

NpO2
+が速く収着し遅延されること，さらにはフミン

酸が存在しなことから全量が破過することがわかった． 
 本研究で開発したモデルを適用した結果も Fig.6 に
示す．図中で，実線は相互作用速度を考慮して計算し

た結果である．フミン酸の破過曲線，NpO2
+－フミン

酸系での NpO2
+の破過曲線，NpO2

+だけの系での破過

曲線ともに，モデルによる計算結果と良い一致を示す

ことがわかった．一方，図中の破線は，相互作用速度

を考慮せずに，Freundlich 型瞬時平衡反応を仮定した
場合の NpO2

+－フミン酸系における NpO2
+の破過曲線

に対する計算結果である．相互作用について瞬時平衡

を仮定することで， 一部の NpO2
+がフミン酸と同時に

破過し，その後，カラム内でフミン酸から脱離し珪砂
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に収着した NpO2
+が遅れて破過すると予測された．計

算結果は，実験結果とは異なっており，本実験系での

NpO2
+の輸送現象の予測においては，相互作用速度を

考慮するモデルの構築が不可欠であることを示唆する

ものとなっている．  
 本研究で構築した重金属の輸送モデルは，重金属－

コロイド－固相（土壌や鉱物）の 3 相系について一般
的に適用できる定式化に基づくものであり，モデルの

検証には NpO2
+を用いたが，重金属の地下水中の輸送

およびそれによる人の曝露量評価に適用できるもので

ある．  
 
4. まとめ  
 環境中に放出された重金属による環境リスクや人の

健康影響リスクを評価するために，地下水中における

重金属の輸送モデルを構築した．このモデルには，重

金属イオン－コロイド－固相 3 相系における相互作用
速度とコロイドのフィルトレーションが考慮された．  
 モデルの検証のために，珪砂を充填したカラムから

のフミン酸，フミン酸に結合した NpO2
+，NpO2

+の破

過曲線，ならびにカラム内での NpO2
+の濃度分布との

比較を行い，良い一致が得られることを示した．この

とき，相互作用速度の速度定数については実験的に評

価した値を用いた．  
 カラム内における濃度分布では，必ずしも定量性は

十分ではなく，速度定数が一定ではない影響などを今

後考慮したモデルの改良が望まれる．  
 本モデルを基礎として，環境中における重金属から

の人の曝露量評価が，精度良く実現されることが期待

される．  
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