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総説［Review］ 

陸水域におけるウランの分布と動態ならびにその支配要因 

望月陽人

（2016 年 12月 14日受付, 2017年 1月 16日受理） 

Distributions and behaviors of uranium and their controlling processes in limnetic areas 

  Akihito Mochizuki 

摘 要 

 ウランは水圏に遍在するカルシウムイオン・炭酸イオンと錯体を形成し, 高い溶存安定性を示すとい

う独特な性質を有する. また, 放射能を有するため核燃料の主原料として用いられ, 化学毒性も有する

元素でもある. 本稿では, ウランの地球化学的循環に関する理解を深め, 汚染時の挙動予測などにも資

する知見を得ることを目的として, 淡水湖, 河川, 塩湖などさまざまな陸水域におけるウランの分布や

動態を調査し, その支配要因について考察した. その結果, pH や主要化学組成といった水域の化学的環

境がウランの動態と深く関係することが明らかとなった. 

キーワード：ウラン, pH, 炭酸化学種, カルシウム 

Abstract 

 Uranium has the unique characteristic of forming complexes with calcium and carbonate ions, which are 

ubiquitous in aquatic environments, and shows good solubility. Additionally, this element is toxic and is used for 

nuclear fuel due to its radioactivity. The distributions and behaviors of uranium and their controlling processes in 

limnetic areas, such as freshwater lakes, rivers, and saline lakes, were studied in order to understand the element’s 

geochemical cycle and obtain knowledge that could help in the estimation of its environmental behavior in the case 

of contamination. The results revealed that factors of the chemical environment such as pH and major ion 

composition are closely related to the behaviors of uranium in limnetic areas. 
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緒 言 

水圏における微量元素の分布と動態 

自然水中の元素は, 主として大気や岩石・土壌との接

触ならびに生物活動により供給され, 水域内での化学

的・生物学的反応により除去される. 元素の存在量や形

態は, こうした諸要因の影響を鋭敏に反映して変化する. 

なかでも微量元素（一般に, 存在量が 1 mg L-1未満の元

素と定義される; 日本陸水学会, 2006）は, その存在量の

少なさゆえ, 水域あるいは元素ごとにまったく異なる分

布を見せる. したがって, 微量元素の分布や動態を観測

してその支配要因を解明することで, 水域内やその周辺

で起きている生物地球化学的反応の推測, さらには物質

循環過程の包括的な理解も可能となる. 

水圏におけるウランの化学的性質 

ウラン（U）は自然界に広く分布する微量元素である. 

核燃料の主原料にも用いられる放射性元素であり, また

化学毒性も有する. 人体への影響は一般的に後者のほう

が大きく, 体内摂取により腎機能などに障害を及ぼすこ

とが知られている（Zamora et al., 1998; Kurttio et al., 2002）. 

このため, 飲料水や公共用水の濃度基準値が国内外で定

められており , たとえば世界保健機構（World Health 

Organization, WHO）では 126 nmol L-1（30 μg L-1; WHO, 

2011）, 日本では暫定値ではあるが 8.4 nmol L-1（2.0 μg L-

1; 環境省, 2004）が採用されている. 自然水における Uの

汚染は, 原子力施設からの漏出が想定されるほか, ウラ

ン鉱石の採掘・精製・濃縮（たとえば, Wang et al., 2004; 

Fox et al., 2006）やリン鉱石を原料とする肥料（たとえば, 

Zielinski et al., 2000）などにも起因する. こうした汚染発

生時の挙動予測や対策立案の観点から, U が水圏におい

てどのような挙動を示し, それがどのような要因に支配

されているかを明らかにすることは重要である. 

U はまた, 水圏において独特な化学的性質を示す. 中

性で酸化的な水域では, 炭酸イオン（CO3
2-）ならびにカ

ルシウムイオン（Ca2+）とカルシウム－ウラニル－炭酸

錯体（CaUO2(CO3)3
2-, Ca2UO2(CO3)3

0(aq)）を形成して安定

に溶存する（たとえば, Dong et al., 2005）. 海洋やバイカ

ル湖では水平・鉛直方向に一様な分布を示すが（Ku et al., 

1977; Falkner et al., 1991; Delanghe et al., 2002）, それはこ

の性質により除去をほとんど受けないためと考えられ

る. このように水中に遍在するイオンと無機錯体を形成

して安定に溶存する元素は, Uのみである. 一方, 還元的

な環境下では, +6価から+4価へと還元され, 固相へ移行

する. 海洋や湖沼の無酸素水域では, 堆積物内で U の還

元が起こり, 水中の溶存態 Uが堆積物内部へ拡散される

ため, 溶存態 U濃度の低下が観測される（Anderson et al., 

1989; Klinkhammer and Palmer, 1991; Elbaz-Poulichet et al., 

1997）. 図 1 には, 海水中の平均的な元素濃度をもとに

作成した U の pH–電位図を示した. この図は, ある pH

と Eh（標準水素電極をゼロ基準とした場合の酸化還元電

位）のときにもっとも優勢となる Uの化学種を示したも

のであるが, 上述した Uの特徴的な存在形態を読み取る

ことができる. 

図 1. 海水中でのウランの pH–電位図. 海水中の平均的な

元素濃度（藤永ら, 2005; [U] = 1.4 × 10-8 mol L-1, [C] = 2.3 × 

10-3 mol L-1, [Ca] = 1.1 × 10-2 mol L-1）をもとに著者作図. Eh: 

標準水素電極をゼロ基準とした場合の酸化還元電位. 上

部破線: 水と酸素（105 Pa）の酸化還元平衡を表す直線, Eh 

= 1.23－0.059pH. 下部破線: 水と水素（105 Pa）の酸化還

元平衡を表す直線, Eh = 0.00－0.059pH. 灰色領域: 固体の

化学種が優勢となる領域. (aq): 水溶性. (cr): 結晶. 

Fig. 1. pH–Eh diagram of uranium in seawater. This graph was 

drawn by the author using elemental concentrations in seawater 

(Fujinaga et al., 2005; [U] = 1.4 × 10-8 mol L-1, [C] = 2.3 × 10-3 

mol L-1, [Ca] = 1.1 × 10-2 mol L-1). Eh: redox potential relative 

to the standard hydrogen electrode. Upper dashed line: redox 

equilibrium between water and oxygen (105 Pa), Eh = 1.23－

0.059pH. Lower dashed line: redox equilibrium between water 

and hydrogen (105 Pa), Eh = 0.00－0.059pH. Gray region: the 

pH–Eh region in which solid species are predominant. (aq): 

aqueous. (cr): crystalline. 
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陸水域でのウランの研究動向 

陸水域における Uの挙動に関する研究は, 顕著な濃度

変化が見られる還元的水域を対象としたものが多い（た

とえば, Elbaz-Poulichet et al., 1997; Chappaz et al., 2010）. 

酸化的水域での研究は, pHや主要化学種の濃度・組成と

いった化学的環境が水域内でほぼ均一である巨大湖な

どに限られており（たとえば, Falkner et al., 1991）, 化学

的環境の時空間的変動や水域間較差がその分布や動態

に与える影響には不明な点が多い. 上述のとおり, U は

水圏に遍在する Ca2+ならびに CO3
2-と安定な錯体を形成

して溶存する唯一の元素である. したがって, さまざま

な水域で U の分布と動態を調査し, 水域の特徴（特に

Ca2+・CO3
2-濃度）をふまえながらその機構を解明するこ

とで, 水圏での Uの挙動や地球化学的循環を支配する要

因について理解が深まると期待される. また, 陸水は飲

料水や工業・農業用水などに用いられ, 人間活動に直接

的に影響を及ぼしうるため, 化学毒性を有する Uに関し

てこうした知見を得ることは環境化学の観点からも有

用である. 

本稿では, U が特徴的な分布や動態を示す国内外の陸

水域を取り上げ, そこでの化学的環境が Uの化学反応に

どのように関与するか, その分布や動態をどのように支

配しているかを定量的・体系的に考察する. 

陸水域におけるウランの分布と動態 

琵琶湖におけるウラン濃度の季節変動 

先述したように, 酸化的な海洋や湖沼における U の

分布は鉛直方向に均一である（図 2 (a), (b); Ku et al., 1977; 

Falkner et al., 1991; Delanghe et al., 2002）. しかし, 同じく

酸化的な湖である琵琶湖では, 表層の溶存態濃度が深層

のおよそ 2倍となる「表層高濃度型」の分布が夏季に観

測されている（図 2 (c); Takaku et al., 2003; 坂元ら, 2004; 

望月, 2011）. 琵琶湖では, 南湖の浚渫域を除いて深層の

溶存酸素が完全に涸渇することはないので, 先に述べた

U の還元除去にともなう深層水中での濃度減少

（Anderson et al., 1989; Klinkhammer and Palmer, 1991; 

Elbaz-Poulichet et al., 1997）がこのような分布の原因であ

るとは考えにくい. そこで, 溶存態 U 濃度が他の酸化的

水域とは異なる分布を示す機構を明らかにするため, 琵

琶湖において 2 年間にわたる観測を実施し, その濃度変

動を追跡した（Mochizuki et al., 2016）. 

琵琶湖北湖の観測地点（北緯 35 度 13 分, 東経 136 度

00分: 水深 73 m）における表層（深度 0 m）, 中層（40 

m）, 深層（70 m）の U 濃度の時間変動を, 図 3 に示す. 

表層の U 濃度は, 春から夏にかけて増加し, 秋から冬に

かけて減少するという明瞭な季節変動を示した. 一方, 

中層や深層の U 濃度は春から晩秋にかけて徐々に減少

し, 冬季に表層とほぼ同じ値まで増加した. 以上のこと

から, 夏季に観測された表層高濃度型の分布（図 2 (c)）

は, 表層の U濃度が春から夏にかけて増加したことによ

るものであるといえる. 

それでは, この表層における U濃度の変動はどのよう

な機構で生じるのであろうか. 琵琶湖北湖に流入する河

川の流量加重平均 U 濃度は 184 pmol L-1であり, 冬季の

表層の濃度（65 ~ 94 pmol L-1）より高い（Mochizuki et al., 

2016）. したがって, 湖水が成層している夏季には河川

由来の Uが表層のみに流入してその濃度が増加し, 表層

水が冷却されて沈み込む冬季には表層の容積が増加し

て U濃度が減少する, という仮説を立てることができる. 
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図 2. 酸化的水域における溶存態ウランの鉛直分布. (a) 海洋（1968 年 5月; Ku et al., 1977）, (b) バイカル湖（1988

年 7月; Falkner et al., 1991）, (c) 琵琶湖（2010年 8月; 望月, 2011）. 

Fig. 2. Vertical distributions of dissolved uranium in oxygenated basins. (a) The ocean (May 1968; Ku et al., 1977), (b) Lake 

Baikal (July 1988; Falkner et al., 1991), and (c) Lake Biwa (August 2010; Mochizuki, 2011). 
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そこで, 北湖での水収支と流入水（河川水・雨水など）の

U濃度を用いて琵琶湖北湖におけるUの物質収支モデル

を構築し, 湖外部からの U の流入と表層の容積変化が U

濃度に与える影響を検証した（Model Aとする）. しかし, 

図 4に示すように, 算出されたU濃度は観測値（measured）

よりも低く, このモデルでは実際の濃度変動を再現でき

ていない. U の流入と表層の容積変化は, 濃度変動の主

要なメカニズムではないと結論付けられる. 

次に, U濃度と pHの季節変動の類似性に着目した. 表

層の pHも, 冬季には 7前後であるが, 生物活動の隆盛に

より夏にかけて 9 前後まで上昇し, その衰退にともない

冬季には再び 7 前後に低下する. こうした pH の高低が, 

湖水中の U濃度に影響を与えている可能性がある. そこ

で, 室内実験によりこのことを検証した. 水槽に湖水と

堆積物を入れ, 二酸化炭素を除去した空気と二酸化炭素

ガスとを割合を変化させながら吹き込んで, 湖水の pH 

を上下させた. その結果, 図 5に示すように, 湖水中のU

濃度は pH に呼応するように変動した. 湖水はろ過し, 

生物忌避剤（アジ化ナトリウム）を加え, また暗条件・一

定水温下に置いているので, この濃度変動は生物活動や

水温変化ではなく, pH変化にともない湖水と堆積物との

間で生じた化学反応に起因する. U は水和酸化鉄やアル

ミノケイ酸塩鉱物などの粒子に吸着されるが, 中性から

アルカリ性の pH 領域では表面電荷が負となった粒子と

の静電的反発や溶存安定性の高い（カルシウム－）ウラ

ニル－炭酸錯体の形成によりその吸着率が減少する（た

とえば, 石橋ら, 1967; Hsi and Langmuir, 1985; Fox et al., 

2006）. 熱力学的計算ソフト MINEQL+（ver. 4.6; Schecher 

and McAvoy, 2007）および Dong and Brooks（2006）の熱

力学的定数を用いて琵琶湖水中の U の化学種割合を計

算すると , pH 7 ~ 10 にわたって陰イオンである

CaUO2(CO3)3
2-の割合がもっとも高い（Mochizuki et al., 

2016）. このため, pH 上昇とともに鉱物粒子との静電的

反発が強まり, U が湖水に移行したと考えられる. また, 

pH 上昇にともない CO3
2-濃度が増加し, カルシウム－ウ

ラニル－炭酸錯体の形成が促進された可能性もある. 以

上のメカニズムにより, 夏季の pH 上昇にともなって表

層水と接する堆積物から Uが脱離し, その濃度が増加し

たと考えられる. 

こうした沿岸堆積物からの吸脱着を考慮に入れた U

の物質収支モデルを構築した（Model Bとする）. 春から

初秋にかけて Uが沿岸堆積物から脱離し, その後冬にか
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図 3. 琵琶湖における溶存態ウラン濃度の季節変動

（Mochizuki et al., 2016）.  

Fig. 3. Seasonal variation in dissolved uranium concentration 

in Lake Biwa (Mochizuki et al., 2016). 
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図 4. 琵琶湖におけるウランの物質収支モデルと実測

値の比較（Mochizuki et al., 2016）. Model A, B の概要は

本文参照. 

Fig. 4. Comparison of mass balance model of uranium and its 

measured concentrations in Lake Biwa (Mochizuki et al., 

2016). The descriptions of Model A and Model B are shown 

in the text. 
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図 5. 琵琶湖の湖水・堆積物を用いた室内実験における, 

(a) pH, (b) 溶存態ウラン濃度の時間変化（Mochizuki et 

al., 2016）. 

Fig. 5. Changes in (a) pH and (b) dissolved uranium 

concentration during the laboratory experiment using water 

and sediments from Lake Biwa (Mochizuki et al., 2016).  
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けて吸着するとした場合, 図 4 に示すように, 実際の濃

度変動をおおむね再現できた. この際の脱離速度と吸着

速度は, 2011年ではそれぞれ 2.50 × 104, 6.00 × 103 pmol 

m-2 d-1, 2012年ではそれぞれ 4.80 × 104, 1.10 × 104 pmol m-

2 d-1と見積もられ, これらは室内実験の結果（図 5）から

求められた両速度（各 1.86 × 104, 2.76 × 104 pmol m-2 d-1）

とおおむね一致した. 以上のことから, 上述のように, 

沿岸堆積物に対する Uの吸着率が湖水の pHに応じて変

化することで, 表層の溶存態 U濃度が季節変動を示すと

結論付けられる. 

本邦河川におけるウランの自然レベル濃度と供給機構 

2011 年 3 月 11 日に発生した福島第一原子力発電所の

事故では, 多量の放射性物質が原子炉外部に放出された. 

Uによる汚染は福島県の河川や水田には及んでいないと

報告されているが（Sakaguchi et al., 2012）, 将来的には同

様の事故などによって陸水の汚染が生じる可能性も想

定される. そのような場合のバックグラウンドデータと

するために, 河川水中の自然レベル U濃度の把握は喫緊

の課題である. そこで, 原発事故以前に採取された全国

194 河川の試料水中の U 濃度を定量し, 本邦河川水中の

自然レベル U濃度を明らかにした（望月・杉山, 2012）. 

先行研究（たとえば, 津村・山崎, 1998; Uchida et al., 2006）

の調査対象が関東地方の河川や主要河川のみに限られ

ることから, ここでは日本全域の多数の河川を対象とし

た. また, U 濃度と河川水質や周辺地質などとの関係か

ら, 本邦河川における Uの分布支配要因についても本稿

で議論した. 

本邦河川水中の U濃度は 0.002 ~ 6.3 nmol L-1の範囲に

及び, 算術平均値は 0.17 nmol L-1であった. U濃度が上位

5%であった河川の大部分について, その集水域に花崗

岩質岩石が分布していることが日本の表層地質図から, 

また地表のU濃度が高いことが地球化学図（今井ら, 2004）

から確認された. 花崗岩中の一般的な U 濃度は 9.2 ~ 63 

nmol g-1 で, 他の火成岩や堆積岩に比べて高い（Rogers 

and Adams, 1969）ので, その風化により河川水中の濃度

も高くなると考えられる. 

沖縄島南部の比謝川と国場川における濃度はそれぞ

れ 4.2, 6.3 nmol L-1であり, それらに次いで高い値を示す

石手川（愛媛県, 2.1 nmol L-1）と比べても特異的に高かっ

た. しかし, 同地域には花崗岩の分布は認められず, 表

層地質図によれば石灰岩または泥灰岩（CaCO3を多量に

含む泥質堆積岩）が分布している. 石灰岩中の一般的な

U 濃度は 1.5 ~ 9.9 nmol g-1で花崗岩より低く（Rogers and 

Adams, 1969）, また泥灰岩中の値は報告がない. さらに, 

地球化学図（今井ら, 2004）による地表の U濃度も他の

地域と比べると低い. 以上のことから, 沖縄島南部には

国内の他地域とは異なる U 供給機構が存在することが

示唆される. 

このことを受け, 2012 年から 2015 年にかけて沖縄島

の河川における網羅的・重点的な調査を行った. その結

果, 島南部の 12河川における U 濃度は 0.75 ~ 15 nmol 

L-1であり, 1河川を除いて北中部の 12河川の値（0.008 ~ 

1.3 nmol L-1）よりも高かった. このうち, 国場川（4.5 ~ 10 

nmol L-1）と報得川（9.8 ~ 15 nmol L-1）の U濃度は日本

の公共用水基準値である 8.4 nmol L-1（2.0 μg L-1; 環境省, 

2004）を超過していることが判明した. 海水中の U/Cl比

と河川水中のCl濃度を用いて海水（海塩粒子, 海水遡上）

由来の U 濃度を求めたが, 河川水中の濃度の 1%程度に

過ぎず , その寄与は小さいことが明らかとなった

（Mochizuki et al., 2015）. 

沖縄島南部の河川では, U濃度のほかにも Ca濃度とア

ルカリニティー（[HCO3
-] + 2[CO3

2-] + [OH-]－[H+]）が高

かった. 両者はそれぞれ 0.88 ~ 3.5 mmol L-1, 2.0 ~ 7.1 

meq L-1の範囲をとり, 沖縄島河川を含まない本邦河川の

平均値（それぞれ 0.22 mol L-1, 0.51 meq L-1; 小林, 1961）

よりもはるかに高い. また, pH も 8 前後にあり, 本邦河

川の半数以上が 6.9 ~ 7.2 の範囲にあること（小林, 1961）

からするとやはり高いといえる. これらは, 同地域に分

布する泥灰岩が CaCO3を多量に含み, それが溶解するこ

とに起因する. そこで, こうした水－岩石反応による U

の供給について検証するため, 島から採取した岩石を用

いて 3 種類の室内実験を行った. まず, ①純水に泥灰岩

を加え, 数日間撹拌した. しかし, 溶液中の Ca 濃度, ア

ルカリニティー, U濃度はそれぞれ 0.6 mmol L-1, 1.1 meq 

L-1, 2.8 nmol L-1にとどまり, 河川水中の値には及ばなか

った. 次に, ②泥灰岩を加えた純水に二酸化炭素ガスと

空気を 1日間吹き込み, その後大気と平衡状態にさせた. 

これは, CaCO3 が次の反応式により溶解することにもと

づいている. 

CaCO3 + H2O + CO2(g) = Ca2+ + 2HCO3
- (1) 

その結果, 図 6に示すように, pH, Ca 濃度, アルカリニテ

ィーが島の河川と同程度の値まで上昇し, また U濃度に

ついても河川水中の濃度がおおむね再現された. 実際の

水系では, 二酸化炭素は土壌中での有機物質の分解（吉

村・井倉, 1993; 東田ら, 2001）や雨水により供給され, 

CaCO3 を溶解すると考えられる. ただし, 実際の河川水

中の値と比べると実験開始直後の溶液の pH は低くなっ

ており, また二酸化炭素分圧は高くなっていると予想さ

れる. こうした違いが岩石からの元素溶出に影響を与え
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ている可能性がある. 

そこで, 河川水と岩石との反応をより正確に再現する

ため, ③二酸化炭素と空気の吹込みにより石灰岩を溶解

させ（この溶液中の U 濃度は河川に比べて十分低い）, 

ろ過した溶液に泥灰岩を加えて撹拌した. その結果, 図

7 に示すように, 泥灰岩を加えた直後に溶液中の U 濃度

が急上昇した. また, 琵琶湖の場合と同様の熱力学的計

算（Dong and Brooks, 2006; Schecher and McAvoy, 2007）

により Uの溶存化学種割合を計算すると, 島南部の河川

では Ca2UO2(CO3)3
0(aq) が約 70%, CaUO2(CO3)3

2-が約 

30%を占めた（Mochizuki et al., 2015）. 以上の結果より, 

CaCO3 の溶解により生じた Ca2+と CO3
2-が泥灰岩中の U

と溶存安定性の高いカルシウム－ウラニル－炭酸錯体

を形成して選択的に溶出し, そのため高い溶存態 U濃度

を示したと考えられる. 泥灰岩中の U 濃度の測定結果

（9.8 ~ 13 nmol g-1）は花崗岩（9.2 ~ 63 nmol g-1; Rogers and 

Adams, 1969）と比べると同程度かむしろ低いが, 上述の

メカニズムのため沖縄島南部では岩石中の U が河川水

に溶出しやすく, 花崗岩域の河川よりも高濃度となった

可能性がある. このことは, 河川堆積物の分析にもとづ

く地球化学図（今井ら, 2004）で同地域の地表における U

濃度が低かったこととも調和的である. すなわち, 河川

堆積物は上流域の岩石の風化・運搬過程で溶解しなかっ

た細屑物が集積したものであるため, 河川水に選択的に
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図 6. 泥灰岩・純水の混合物に対する二酸化炭素・空気吹き込み実験の結果（望月, 2016）. 

Fig. 6. Results of the experiment of blowing carbon dioxide and air into a mixture of marl and pure water (Mochizuki, 2016). 
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図 7. 高アルカリニティー溶液と泥灰岩の混合実験の結果（望月, 2016）. 

Fig. 7. Results of the experiment of mixing high-alkalinity solution and marl (Mochizuki, 2016). 
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溶出する Uの濃度は低くなったと考えられる. 

塩湖におけるウランの濃度分布 

塩湖は, 乾燥地域の内陸部に分布し顕著な流出河川を

もたない湖であり, 活発な水の蒸発により数 g L-1 ~ 数

百 g L-1もの塩濃度を示す. 溶存成分の蒸発濃縮と自生鉱

物の沈殿が盛んに生じ, 一般的な陸水域では見ることの

できない元素の濃度レベルや組成が観測されるため, そ

の水質, 特に主要化学組成の決定機構に関する研究が進

められてきた（たとえば, Eugster and Hardie, 1978）. 主要

化学種から構成される鉱物の中では溶解度積が相対的

に低いため, 蒸発濃縮を受けた湖への流入水からはカル

シウム－炭酸塩鉱物（方解石, 霰石など）が最初に沈殿

する. この過程を経て生じた湖水は, 流入水の主要化学

組成を反映して, ①炭酸化学種（HCO3
-, CO3

2-）に富み Ca

が涸渇したものと②Ca に富み炭酸化学種が涸渇したも

のとに二分される（Eugster and Hardie, 1978）. こうした

水質の差は塩湖での微量元素の分布・動態にも影響を与

えると予想され, 両者の関係性についての知見は物質循

環過程や鉱物形成過程の解明にも資すると考えられる

が, そのような研究はほとんど行われていない. そこで, 

さまざまな主要化学組成を示す塩湖での U の濃度分布

を調査・比較し, 両者の関係について検証した（望月ら, 

2014）. 

世界各地の塩湖における溶存態 U 濃度を表 1 に示す. 

炭酸化学種に富む塩湖では U濃度が高く, モンゴル東部

のシャーバルジーン湖で観測された 62.5 μmol L-1（14.9 

mg L-1）という値は, これまで表層水において報告されて

いる自然由来の U 濃度の中でもっとも高いとされてい

る（Linhoff et al., 2011）. 一方, 塩濃度が同じように高く

ても, 炭酸化学種が涸渇している塩湖の U濃度は相対的

に低い. 流入河川水中の濃度は両種の湖で同程度である

ので, U は前者では濃縮され, 後者では除去されている

と考えられる. 

塩湖湖水および流入水中の Uの溶存化学種割合を, 上

述の熱力学的計算（Dong and Brooks, 2006; Schecher and 

McAvoy, 2007）により見積もった. その結果, 炭 酸 化 

学 種 に 富 む 塩 湖 で は , 流 入 河 川 で

Ca2UO2(CO3)3
0(aq), 湖 水 で UO2(CO3)3

4- ま た は

MgUO2(CO3)3
2-の割合がもっとも高かった. CaCO3の沈殿

析出のために湖水から Caが涸渇し, Uの溶存化学種割合

が大きく変化したと考えられる. 特に, MgUO2(CO3)3
2-が

Lake 
Lake water Inflowing water 

Concentration Ref. Concentration Ref. Note 

Carbonate species-enriched lakes 

Mono 1,350 [2] 

2,310 [3] 

Van 319* [7] 11.1 [7] Bendirmahi River 

394* [8] 4.29 [7] Anonymous stream 

Shaazgai 3,590* [9] 

Shar Burdiin 62,500 [10] 360 [10] Anonymous well 

Ahryan 154 [11] 

Tsagaan 288 [11] 

Carbonate species-depleted lakes 

Dabuxun 2.32 [4] 

Dead Sea 7.23 [5] 24.4 [5] Jordan River 

10.1 [6] 3.49 [6] Jordan River 

Ocean 14 [1] 

*表層水の平均値. [1] Ku et al. (1977), [2] Anderson et al. (1982), [3] Simpson et al. (1982), [4] Yui et al. (1998), [5] Gavrieli and

Halicz (2002), [6] Möller et al. (2007), [7] Yaman et al. (2011), [8] Zorer and Şahan (2011), [9] Isupov et al. (2011), [10] Linhoff 

et al. (2011), [11] 望月 (2016). 

*Average in surface water samples. [1] Ku et al. (1977), [2] Anderson et al. (1982), [3] Simpson et al. (1982), [4] Yui et al. (1998),

[5] Gavrieli and Halicz (2002), [6] Möller et al. (2007), [7] Yaman et al. (2011), [8] Zorer and Şahan (2011), [9] Isupov et al. 

(2011), [10] Linhoff et al. (2011), [11] Mochizuki (2016). 

表 1. 塩湖とその流入水ならびに海水における溶存態ウラン濃度（nmol L-1）. 

Table 1. Dissolved U concentrations in saline lakes, their inflowing waters, and the ocean (nmol L-1). 
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Uの主要な化学種となる水域は筆者の知る限りこれまで

報告されていない. 一般的な陸水域は Mg よりも Ca の

ほうが高濃度であり , MgUO2(CO3)3
2-の生成定数が

CaUO2(CO3)3
2-のおよそ 1/10 である（Dong and Brooks, 

2006）ことが原因であると考えられる. 一方, 炭酸化学

種が涸渇した塩湖である死海（イスラエル・ヨルダン）

についても, Möller et al.（2007）の溶存化学種データにも

とづいて U の化学種割合を計算した. その結果, 湖水中

の U はほぼ 100%が Ca2UO2(CO3)3
0(aq) として溶存する

ことが明らかとなった. この錯体の溶存安定性は低くは

ないが, CaCO3 の沈殿析出のために湖水から炭酸化学種

が涸渇し, 流入した Uの大半が錯体を形成できずに堆積

物などに除去されると考えられる. 

結 言 

本稿では, さまざまな陸水域における Uの分布と動態

ならびにその支配要因に関して, 水域の化学的環境, 特

に主要化学組成や pH に着目しながら定量的・体系的に

考察した. 

琵琶湖では生物活動により表層の pH が季節的に変化

し, それに呼応して湖水－堆積物間の Uの分配が変化し

て, 表層の溶存態 U濃度が季節変動を示すことを明らか

にした. バイカル湖でこのような変動が観測されない

（図 2 (b)）のは, 貧栄養湖であるため生物活動が活発で

なく, 表層の pH 変化が小さいためと考えられる. しか

し, U の濃度レベルが両者で大きく異なることも関係し

ている可能性があり, 栄養状態が異なる酸化的湖沼間で

の比較研究が望まれる. 

日本の中で U濃度が相対的に高い河川では, 集水域に

分布する花崗岩が U の主な供給源であることが示唆さ

れた. しかし, そのような U 濃度の高い岩石が分布しな

い沖縄島南部において, 河川水中の U濃度が特異的に高

く, 一部は日本の公共用水基準値を超過していることを

発見した. 室内実験と熱力学的計算から, Ca 濃度とアル

カリニティーの高い水が泥灰岩と接触し, U が溶存安定

性の高いカルシウム－ウラニル－炭酸錯体として溶出

する可能性が示唆された. 泥灰岩は琉球諸島の広域に分

布しており, また国内の他地域にも同様の水質を示す河

川（たとえば山口県の厚東川: 日本最大のカルスト台地

である秋吉台を集水域に含む）が存在する. こうした地

域でも研究を進めることで, 仮説の妥当性を検証できる. 

 炭酸化学種に富み Caが涸渇した塩湖では, Uは（マグ

ネシウム－）ウラニル－炭酸錯体として安定に溶存しき

わめて高い濃度を示した. 一方, Ca に富み炭酸化学種が

涸渇した塩湖では, 流入した Uの大部分が錯体を形成で

きずに除去され, その溶存態濃度が低くなると考えられ

た. 湖内での水平・鉛直分布の調査や流入水・堆積物・懸

濁物質の採取と分析も行うことで, 塩湖における元素の

地球化学的動態をより詳細に明らかにできる. 特に, 炭

酸化学種が涸渇した塩湖での研究例は相対的に少なく

（望月ら, 2014）, その充実が望まれる. 
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