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1.1 原子力施設から発生する廃液の処理 

1.1.1 原子力施設から発生する廃棄物 

 原子力施設から発生する廃棄物には核物質および放射性物質が含まれている．核物質とは，核

原料物質である天然ウラン，劣化ウランやトリウムおよび，核分裂性物質である 239Pu，233Uまた

は 235Uを含有する物質である．一方，放射性核種を含む物質を一般に放射性物質という． 

原子力発電所や燃料再処理工場のような原子力施設では，定められた工程作業のみが行われる

ため，廃棄物の種類は基本的に一定であり，その処分方法も定められている．一方，主に研究開

発を実施する原子力施設では，さまざまな物質が日々使用され，発生する廃棄物の種類や組成は

多岐に渡る．そのため，処分方法が定まっていない廃棄物が多く存在し，レガシー廃棄物として

施設内に蓄積している．このような核物質や放射性物質を含む多様な廃棄物が発生する原子力施

設のモデルとして，国立研究開発法人日本原子力研究開発機構（以下，原子力機構）の高レベル

放射性物質研究施設がある．高レベル放射性物質研究施設では，燃料再処理やガラス固化に関す

る研究開発が 1982年から行われており，現在は福島第一原子力発電所事故に関連した汚染水分析

なども実施されている[1]． 

高レベル放射性物質研究施設は核物質の使用施設であり，発生する廃棄物には，気体廃棄物，

液体廃棄物，固体廃棄物がある．気体廃棄物は高性能エアフィルタでろ過され，放射性物質濃度

をモニターしながら大気中に放出される．この過程で生じる高性能エアフィルタ自体は固体廃棄

物となる．液体廃棄物のうち反応性の高い物質が含まれる場合はその処理が必要であり，その処

理には課題が多く残されている．固体廃棄物は可燃性，難燃性，不燃性や放射能レベルに応じて

分別して保管され，廃棄物処理施設へ運搬される．廃棄物の分類と処分の流れを図 1-1 にまとめ

た． 

 

 

 

 

図 1-1 廃棄物の分類および処分の流れ. 
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液体廃棄物（廃液）のうちそのまま保管可能な安定な物は，有機溶媒系と水系に分別され，施

設内の貯槽に送液して保管される．つまり，貯槽には様々な廃液が投入される．しかし，混合し

た際に沈殿を生じたり，爆発したりするおそれのある物質を含む廃液は貯槽へ送ることができな

い．これらの問題が生じる可能性のある廃液は個別に処理する必要があり，貯槽に送液すること

なく暫定的にそのまま保管され，蓄積されているのが現状である．廃液を貯槽へ送液するには，

安全性を確認し，必要に応じて反応性物質を不活性化，無害化する必要がある．研究開発施設で

は実験のためにさまざまな試薬を添加した廃液が存在し，処理方法が決まっておらず使用場所で

そのまま保管されているものが存在し，これらの廃液の処理に関する問題は，今後，原子力施設

の廃止措置が進んでいく中で多くの施設が直面する問題である．反応性の高い物質を含む廃液の

処理技術を開発することを目標に掲げ，原子力機構は北海道大学を含めた複数の大学や企業と共

同で，STRAD（Systematic Treatments of Radioactive liquid wastes for Decommissioning）プロジェク

トを 2018年に起ち上げた[2]． 

 

1.1.2 分析により発生した水系廃液に含まれる物質 

 STRAD プロジェクトでは，廃液が生じた工程（試験もしくは分析）と液性（水系もしくは有機

溶媒系）に応じて廃液を 4 種類に分類している．工程のうち，試験は主に燃料再処理研究に係る

ウラン・プルトニウム燃料の溶解や抽出実験であり，分析は試験で発生する試料の放射能分析・

吸光分析・滴定分析・機器分析等の分析作業全般のことである．試験と分析では使用される試薬

が異なっており，廃液は区別されている．高レベル放射性物質研究施設に保管されている廃液を

上記の 4 種類に分類したところ，分析により発生した水系廃液が最も多く存在した[1]．そのため，

本博士論文では分析により生じた水系の廃液をターゲットとし，その無害化処理に取り組んだ． 

この施設で使用されている試薬を行われている分析の種類ごとに調査したところ，アンモニウ

ム塩もしくはアンモニウムイオン（NH4
+）を生じる可能性のある物質（硝酸ヒドロキシルアミン

（HONH2・HNO3），スルファミン酸（H3NSO3），ヒドラジン（H4N2））が多く使われていた．ウラ

ンやプルトニウムを含む使用済燃料の再処理工程ではアンモニウム塩を使用した分析法が多く使

われている[3 ]．例えば電位差滴定法によるウラン含有液の遊離酸分析では，ウラン錯体

（UO2(SO4)2
2−）としてウラニルイオン（UO2

2+）をマスキングするために硫酸アンモニウムが用い

られる．また，吸光光度法によるプルトニウム濃度分析では，溶液中のプルトニウムの原子価を

調整するために過硫酸アンモニウムと硝酸銀が添加され，生成した過酸化銀でプルトニウムを VI

価へと酸化する．このため，分析により発生したほとんど全ての水系の廃液にはアンモニウム塩

が含まれていた． 
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1.1.3 硝酸アンモニウムの危険性とその生成抑制 

高レベル放射性物質研究施設で行われている試験工程では燃料再処理研究が主に行われている．

燃料再処理とは，ウランとプルトニウムを再使用するために使用済燃料から分離回収する技術で

ある[4]．燃料再処理にはさまざまな方法が提案されているものの，実用化されている唯一の方法

は，燃料を硝酸で溶解してリン酸トリブチルで抽出する PUREX 法である[5]．PUREX 法では全て

の工程で硝酸溶液を取り扱っていることから，この施設で発生する廃液は基本的に全て硝酸溶液

であり，貯槽の廃液も硝酸溶液である．ここに分析により発生したアンモニウム塩を多量に含む

水系廃液を送液した場合，貯槽内で硝酸とアンモニウム塩が反応し，硝酸アンモニウムが生成・

蓄積することが懸念される．また，貯槽においてアンモニウム成分が揮発した場合，気相で硝酸

蒸気と反応し，高性能エアフィルタ内で硝酸アンモニウムが析出する可能性がある． 

硝酸アンモニウムは爆発物や発破剤の原料に用いられる物質であり，消防法において危険物第

一類（酸化性固体）に分類されている．実際，過去にいくつもの大きな爆発事故を引き起こした

原因物質として知られている．以下に硝酸アンモニウムに関連した事故事例を紹介する． 

2001 年 9 月にフランスで硝酸アンモニウム 300 t を貯蔵した肥料工場で大きな爆発があり，死

者 31名，重軽症者 4,400名をだした．貯蔵されていた硝酸アンモニウムに不純物が混入しており，

それが爆発を引き起こした可能性が指摘された[6]． 

2014年 4月にアメリカの肥料倉庫で大爆発があり，死者 15 名，負傷者 260名以上が発生した．

この倉庫では 30 tの硝酸アンモニウムを他の薬品とともに保管していた[7]． 

2015年 8月には中国の天津の危険物倉庫で２回の爆発が起こり，死者 165名，負傷者 798名と

大きな被害が出た．倉庫には硝酸アンモニウム 800 tの他，ニトロセルロース 26.3 t 等の化学物質

が保管されており，最初に発火したのはニトロセルロースであるとされている．その後，硝酸ア

ンモニウムに延焼し爆発が発生した[8]． 

2020 年 8 月にはレバノンで大爆発が起こり，死者 170 名，負傷者 6,000 名以上が発生した．倉

庫では硝酸アンモニウムが保管されており，その量は 2,750 tであった[9]． 

また，化学工場での爆発事故として，日本において 1952 年 12 月にナイロン製造原料のカプロ

ラクタムの製造装置で爆発があった．微量の硝酸アンモニウムなどを含む副生硫酸アンモニウム

水溶液から硫酸アンモニウムを真空蒸発装置で回収していたところ，突然大爆発した．原因は硝

酸アンモニウムの過剰濃縮による蒸発管の閉塞による爆発と推定された[10] ． 

いずれの事故も硝酸アンモニウムが大量に存在したことが原因の一つとなっている．原子力施

設における分析作業で添加される量はこれらの事故事例に比べれば少量であるが，保管状態や有

機物などの不純物の存在によって爆発が起きる可能性がある．原子力施設において安全の確保は

非常に重要であることから，爆発のリスクは可能な限り下げる必要がある．そのため，施設内の

硝酸アンモニウムの生成，蓄積を避けることが強く求められる． 
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 硝酸アンモニウムは爆薬としての利用の観点から広く研究されており，硝酸アンモニウムは室

温では安定であるが，加熱すると発熱分解が起こることが知られている[11]．提案されている硝酸

アンモニウムの分解機構では，硝酸の分解生成物によるアンモニアの酸化が想定されており，NH3, 

N2O, NO, NO2, N2へと分解する．分解反応には複数の経路があるが，いずれも 200℃以上の加熱が

必要であり，反応が爆発的に進行する危険性がある．そのため，施設の安全性を考慮すると，生

成した硝酸アンモニウムを安全に分解するよりも，その生成を未然に防ぐことが望ましい． 

硝酸アンモニウムの生成を防ぐ方法として，溶液中の硝酸もしくはアンモニウムのどちらかを

分解または安定な形態に変換することが考えられる．硝酸の分解には既存の方法が存在する．濃

度の高い硝酸廃液の処理法として，担持 Pd-Cu 触媒の存在下で還元剤のヒドラジンを廃液に滴下

して分解する方法[12]や，ギ酸を添加して加熱する脱硝[13]等がある．しかし，今回想定している

原子力施設で取り扱っている溶液はほとんどが硝酸溶液であり，またその濃度も数 mol/L 程度で

あることから分解しなければならない硝酸の量は膨大である．一方，アンモニウムについては分

析試薬として添加されたもののみであることから，硝酸と比べてその量ははるかに少ない．その

ため，硝酸より NH4
+を処理する方が硝酸アンモニウムの生成を防ぐための方策として効率的であ

る．そのため，ここでは NH4
+を処理のターゲットとした． 

 

1.2 既存の処理方法 

1.2.1 既存のアンモニア態窒素分解法 

 アンモニウム塩は試薬として一般的な物質であり，原子力施設に係わらず一般的な研究施設で

発生する廃液にも多く含まれる．また NH4
+は生活排水にも含まれることから，それぞれの液の性

状や特性に合わせた既存の処理方法が多数存在する．ここでは代表的な処理方法を説明する． 

 

(a) 不連続点塩素処理 

 不連続点塩素処理法は，分解するアンモニアに対して過剰量の次亜塩素酸を添加して水中のア

ンモニア態窒素を分解する方法である[14, 15, 16]．水道維持管理指針には，浄水施設でのアンモ

ニア態窒素の処理方法としてこの方法が挙げられている[17]． 

アンモニア態窒素を含む溶液に次亜塩素酸を添加することで式（1）~（3）の反応が進行し，ク

ロラミン（NH3-xClx）が生成する． 

NH3 + HOCl ⇄ NH2Cl + H2O （1） 

NH2Cl + HOCl ⇄ NHCl2 + H2O （2） 

NHCl2 + HOCl ⇄ NCl3 + H2O （3） 

HOCl /NH3比が 1 より小さいと，主にモノクロラミン（NH2Cl）が形成される．HOCl /NH3比が高

くなると，ジクロロラミン（NHCl2）およびトリクロラミン（NCl3）が形成され始める．NHCl2は
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[NOH]を経て N2まで分解される（式（4）~（6））． 

NHCl2 + H2O → [NOH] + 2H+ + 2Cl− （4） 

NH2Cl + [NOH] → N2 + H2O + H+ + Cl− （5） 

NHCl2 + [NOH] → N2 + HOCl + H+ + Cl− （6） 

式（2）~（6）をまとめると式（7）の化学量論式に伴い NH3は N2へと分解される． 

3HOCl + 2NH3 → N2 + 3H2O + 3H+ + 3Cl− （7） 

NH2Clが生成している間はHOClの添加量に従い残留塩素濃度も上昇するが，NHCl2およびNCl3

の生成が始まると HOCl の添加量が増加しても逆に残留塩素濃度は低下する．アンモニアが全て

消費されると，再び HOCl の添加量の増加に伴って残留塩素濃度が増加する．残留塩素濃度が最

も低下した点が不連続点となり，これによってアンモニアが全て反応したことがわかる． 

 この方法は処理水に次亜塩素酸を添加していくだけで良いため，操作が比較的簡単であるが，

添加試薬量が多いのが欠点である． 

次亜塩素酸の添加に代えて，電気化学的に Cl2を生成し（式（8）），H2Oとの反応により生じる

HClO（式（9））を用いて不連続点塩素処理を行う手法もある[18, 19, 20]． 

2Cl− → Cl2（g）+ 2e− （8） 

Cl2（g）+ H2O ⇄ HClO + H+ Cl− （9） 

 

(b) 微生物処理 

 生物処理法は不連続点塩素処理法と同じく，水道維持管理指針の中でアンモニア態窒素の処理

方法として挙げられている方法である．多様な微生物が反応に関与しており，アンモニア酸化細

菌（AOB），もしくはアンモニア酸化古細菌（AOA）と亜硝酸酸化細菌（NOB）からなる微生物群

がアンモニア態窒素を硝化し（NH3→NO2
−→NO3

−），その後，窒素へと還元する（NO3
−→NO2

−→

NO→N2O→N2）[21]．それ以外にも，嫌気性状態でアンモニアを窒素ガスに変換する Anammox菌

（NO2
−→NO + NH4

+→N2H4→N2）[22, 23]も脱窒に関わっていることが知られている． 

 微生物の増殖速度には温度が大きく影響し，また阻害物質が存在する場合は菌の維持に問題が

生じる．アンモニアの酸化が亜硝酸の酸化よりも遅く律速となっており，アンモニア酸化の微生

物群の活性が高くなる環境は 30℃以上の水温やアンモニア濃度が数百 mg/L程度で pH 7.5以上の

環境である．微生物を維持し，活性が高い環境を用意することを工夫する必要がある． 

 

（c） ストリッピング 

 アンモニアストリッピングはアンモニアの特性を利用し，温度および pH を上げ，液中の NH3

をガスとして回収する．高濃度のアンモニアを処理することに適した手法であり，下水や糞尿，

浸水処理に使われている[24, 25, 26]．処理条件には温度やpH，空気の供給割合が重要である[27]．
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式（10）に示されるように，処理効率が pHに大きく依存するため，アルカリ剤を添加して pH を

上げて NH3にする． 

NH4
+ + OH−⇄ NH3 + H2O （10） 

例えば Ni2+のようなアンミン錯体を形成する金属イオンが廃液中に存在すると，ストリッピング

が進むにつれて水酸化物が析出する（式（11））． 

[Ni(NH3)6]2+ + 2OH− → Ni(OH)2 + 6NH3 （11） 

このような析出物が機器等に固着すると運転に支障をきたす．ストリッピングしたアンモニアは

別途燃焼または触媒酸化で処理する必要がある． 

 

（d） 湿式空気酸化 

空気中の酸素と反応させることにより水中の汚染物質を酸化する方法であり，触媒を用いない

湿式空気酸化（WAO: wet air oxidation）と触媒の存在下で行う触媒湿式空気酸化（CWAO: catalytic 

wet air oxidation）がある．式（12）の反応により，アンモニア態窒素を含む排水の処理も行える． 

4NH3 + 3O2 → 2N2 + 6H2O （12） 

これまで，金属酸化物などの担体に貴金属を担持した触媒がいくつか研究されている．Pt/TiO2 

[28] と Pd/ZrO2 [29] が比較的低温（433 K）かつ低圧（0.5 MPa）で，弱酸性溶液（pH 5.5）にお

いてアンモニアの  N2 への酸化を効果的かつ選択的に促進すると報告されている．他にも

RuPd/CeO2[30], Ru-Cu/C[31]といった担持 Ru 触媒も試みられている．白金族元素の中では Ptが最

も高い活性を示し，Pdが高い N2選択率を示すことが報告されている[32]． 

これらの触媒を用いた CWAO は原子力施設での廃液処理に適した特性を持つが，O2 の酸化力

が弱いため，たとえ高活性触媒を用いたとしても高いアンモニア分解率を得るには厳しい反応条

件が不可欠である[33]． 

 

（e） 促進酸化処理 

オゾン，紫外線，過酸化水素等を組み合わせることで汚染物質をより強力に酸化する手法とし

て促進酸化処理（AOP: Advanced Oxidation Process）がある．オゾン（O3）は O2に比べて酸化力の

強い酸化剤であるため，低温・常圧といった穏やかな条件下でも反応が進みやすい[34]． 

排水に含まれる有機化合物を分解する方法として，室温付近で酸化反応が進行する O3による触

媒酸化が注目され，触媒として様々な金属酸化物や担持貴金属が検討されている[34, 35]．無触媒

でも，液性をアルカリに保つことで NH3が NO3
−に酸化されることが報告されている[36]． 

O3 と他のプロセスを組み合わせてラジカルを発生させ，それを NH3 と反応させる手法がある．

O3と過酸化水素（H2O2）を組み合わせたプロセスでは，O2∙−, O3∙−, OH∙, O∙−, HO2∙, などのラジカ

ル種が生成する．しかし，ラジカル発生量を増やす効果は限定的である[37]．O3 と紫外線（UV）
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を組み合わせたプロセスでは，O3の光分解（λ<300 nm）により励起され H2O2が生成し，これが

分解して OH∙となる[38]．この反応は比較的高いエネルギーを必要とする[39]． 

 

1.2.2 既存処理法のメリットとデメリット                      

上述のとおり，溶液中のアンモニア態窒素を分解する手法は廃液の特性に応じて幅広く研究さ

れている．原子力施設では，遠隔操作による処理が求められることから操作が簡便であること，

廃棄物が放射性となることから廃棄物量が少ないこと，安全性が強く求められること等，一般的

な施設より制約が多い．原子力施設への適用を考慮した際の各手法の利点と欠点を表 1-1 にまと

めた． 

不連続点塩素処理は次亜塩素酸を添加するだけでよいため，大型装置が不要で操作が簡便とい

う利点がある．しかし，一般にアンモニア態窒素の約 10倍もの次亜塩素酸を注入しなければなら

ず[17]，大量の次亜塩素酸が必要である．使用する次亜塩素酸の量が多くなると，廃液量が増大す

る．また，原子力施設は溶液を取り扱う作業場所であるグローブボックスの缶体やコンクリート

セル内部はステンレスが多く使用されており，腐食防止の観点から高濃度の塩素を含む試薬の使

用は望ましくない．微生物処理は N2まで還元する過程で各窒素形態をとることから，窒素形態に

よらず適用可能である．しかし，微生物が活性と培養を維持できる環境が必要であり，放射線へ

の耐性が求められ，また廃液が微生物の活性を阻害する物質を含む場合は適用できない．ストリ

ッピングは高濃度の廃液を大量に処理できるものの，気体の NH3を扱うことになる他，ストリッ

ピングで回収した NH3を別途分解処理する必要がある．湿式空気酸化は空気を酸化剤に用いるた

め特別な酸化剤の添加が不要であり，分解生成物は N2である．そのため二次廃棄物が生成しない 

 

表 1-1 代表的な廃液中のアンモニア態窒素処理法と原子力施設での適用を考えた場合の利点と欠

点 

処理法 利点 欠点 

不連続点塩素処理 大型の装置が不要 

操作が簡便 

二次廃棄物量が多い 

設備を腐食するおそれ 

微生物処理 どの窒素形態にも対応可能 微生物に対して毒性があるもの

は適用できない 

ストリッピング 高濃度を大量に処理可能 気体を取り扱う必要がある 

別途分解処理が必要 

湿式空気酸化 分解生成物が廃棄物とならない 高温・加圧が必要 

促進酸化処理 分解生成物が廃棄物とならない O3の供給が必要 
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クリーンな手法であり，廃棄物処理が重要課題である原子力施設では大きなメリットとなる．し

かし，空気の酸化力が弱いことから高温・加圧が必要となり安全性の評価が難しい．一方，促進

酸化処理は空気酸化と同じく二次廃棄物が生成しないという大きなメリットがあり，また，O3が

強力な酸化剤であることから温度および圧力が穏やかな条件で実施できることは管理の厳しい原

子力施設においては大きなメリットとなる．  

以上より本著者は，コンクリートセルやグローブボックス内における隔離空間での O3の供給方

法に課題が残されるものの，触媒存在下での O3 による NH4
+の酸化が原子力施設での処理方法と

して適していると考えた．しかし，触媒そのものも反応後には廃棄物となることから，それを少

なくするために高い反応効率が求められる． 

 

1.3 コバルト触媒の適用性 

酸化コバルトをはじめとしたコバルト化合物は様々な反応に触媒として使用されている．酸化

コバルトは中性 pH および過電圧下の穏やかな条件で効率的に水の酸化を触媒することが知られ

ている[40]．コバルトとペルオキシ一硫酸塩の組み合わせは，反応性の硫酸ラジカルを生成するた

めの効率的な方法である．酸化コバルト，コバルトフェライトやさまざまな担持コバルトなどの

不均一系コバルト触媒によりペルオキシ一硫酸塩がラジカル化し，有機物分解などに用いられる

[41]．酸化コバルトを触媒としたアンモニア-水素混合ガスで 600℃に加熱したアンモニア分解す

ることが報告されており，カルシウムやアルミニウムを添加することでコバルト触媒に添加する

ことでアンモニア転化率が向上する[42]． 

 NH4
+の触媒オゾン処理に対しては，酸化コバルト（Co3O4）が不均一系触媒として高活性を示す

ことが報告されている[43, 44, 45]．この触媒上では NH4
+酸化反応が 333 K，常圧という温和な条

件で進行することから，原子力施設での処理に適していると考えられる． 

 

1.4 本論文の目的と構成 

 原子力施設で発生する廃液に含まれる NH4
+を処理することが強く求められている．核物質を含

む点や，放射線下での作業上・施設上の制限から適用できる手法は様々な制約を受ける．温和な

温度・圧力下で反応が進行し，かつ二次廃棄物の発生量が少ない NH4
+の処理手法が理想的である．

そのような手法として，本研究では触媒存在下での O3による NH4
+酸化に注目し，研究を進めた． 

 本研究では，均一系触媒として Co2+，不均一系触媒として Co3O4およびMgOを取り上げ，O3

による NH4
+酸化を広い反応条件下で実施し，高い反応効率が得られる反応条件を探索するとと

もに，様々な条件下での反応挙動から NH4
+酸化の反応メカニズムを明らかにすることを目的と

した． 
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 本論文は以下の５章から構成される． 

 第 1章では，原子力施設で発生する廃液に含まれる NH4
+を処理することが廃止措置や施設の

安全性の観点から強く求められていることを述べ，既存の NH4
+の分解手法の利点と欠点をまと

め，本博士論文の目的を示した． 

 第２章では，Co2+および Cl−の有無および pHをパラメータとした試験液を用いた反応試験を

行い，それぞれのパラメータが反応に与える影響を検討した．また，得られた結果を基に Cl−が

存在する場合としない場合について，Co2+を均一系触媒とした NH4
+の酸化メカニズムを推定し

た． 

 第３章では，Co2+，Cl−，NH4
+の濃度をパラメータとした試験液を用いて反応試験を行い，低

濃度の Cl−が存在する反応条件下での反応メカニズムを推定した． 

 第４章では，不均一系触媒の Co3O4および MgOが存在する下での反応挙動および，生成物の

分析から，O3による NH4
+酸化に対する各々の作用を議論した． 

 第５章では，本論文の結論および展望を述べた． 
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第 2 章 

 

 

Co(II)存在下でのオゾンによるアンモニウムイオンの酸化 
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2.1. 緒言 

原子力施設から発生する廃液に含まれるアンモニウムイオン（NH4
+）を処理するために，温和

な条件で進行する反応が求められる．NH4
+を含む排水の処理方法としてこれまで多くの手法が研

究されているが，いずれも本研究で対象としている廃液に適用するには作業上の制限や二次廃棄

物の発生など課題がある．[1, 2, 3, 4] [[5, 6, 7, 8, 9, 10]] 

第 1 章で述べたように，触媒オゾン処理は温和な条件で NH4
+の酸化反応を促進し，かつ二次廃

棄物の発生が少ない有力な廃水処理技術になりえる．水中の有機汚濁物質をオゾン（O3）で酸化

する方法は，温和な条件で酸化反応が進むことから，促進酸化処理（Advanced Oxidation Process）

として様々な廃水を処理する方法として注目されている[1-4] ． 

処理効率を高めるために，触媒の存在下で反応を行うものは触媒オゾン処理と呼ばれる[5-10]．

比較的低温（333 K）および常圧で NH4
+の酸化反応が進行する Co3O4が報告されていることから

[11, 12, 13]，コバルト触媒が着目される．この Co3O4を不均一系触媒に用いた研究では NH4
+を含

む一般廃水を対象としており，最終的に処理水を環境中に放出することが想定されている[11，12]．

そのためには，触媒自身による環境汚染を防ぐために Co3O4 のような水に不溶な不均一系触媒の

使用が望ましい．一方，本研究の対象は放射性廃液であり，処理された廃水はさらに固化などの

処理が行われるため，環境中には放出されない．通常，廃水処理に均一系触媒を用いる場合には，

処理後に触媒を廃水から分離しなければならず，多くの場合，このことが問題になる．しかし，

放射性廃液の処理では触媒を分離する必要がないので，反応効率を優先して均一系触媒を適用す

ることもできる．固体材料の表面のみで反応が進行する不均一系触媒とは異なり，均一系触媒で

は基本的に溶液に溶解したすべての金属イオンが反応を促進する活性種として作用する．特に温

和な反応条件下では，均一系触媒は不均一系触媒よりも高い触媒性能を示すことが多い[14]．その

ため，均一系および不均一系双方でコバルト触媒を使用した NH4
+の触媒オゾン処理に着目した． 

触媒オゾン処理において，様々な金属イオンが均一系触媒として機能することが知られている．

例えば，コバルトイオン（Co2+）は O3および水と反応して，ヒドロキシルラジカル（OH·）など

の活性ラジカル種を生成する反応を促進し（式（1）），同時にラジカルをクエンチすることが報告

されている（式（2）,（3））[15, 16]． 

Co2+ + O3 + H2O → Co(OH)2+ + O2 + OH· （1） 

OH· + O3 →HO2· + O2 （2） 

HO2· + Co(OH)2+ → Co2+ + H2O + O2 （3） 

これらの反応は，酸性溶液中で進行する[17, 18]．原子力施設で発生する NH4
+含有廃液は高濃度

硝酸を含む強酸性廃液であるため，このような廃水中の NH4
+を触媒オゾン処理する均一系触媒と

して，Co2+が有望であると考えた． 
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本研究では，Co2+を均一系触媒とする触媒オゾン処理が原子力施設で発生する NH4
+を含む廃液

の処理に適用可能かどうか検討した．具体的には広い pH 範囲の試験液において Co2+存在下で O3

による NH4
+の酸化を実施した．また，反応挙動の pH 依存性，反応に対する Cl−の役割，その場観

察Ｘ線吸収微細構造測定で明らかにしたコバルト種の化学状態をもとに，反応機構を推察した． 

 

2.2. 実験 

2.2.1. 試験液の調製 

表 2-1に調製した試験液をまとめた．アンモニウム塩として NH4Clもしくは(NH4)2SO4（ともに

富士フィルム和光純薬，試薬特級）を用い，蒸留水に溶解した．前者は反応に対する Cl–の影響を

調べるために，後者はその比較対象として用いた．NH4
+濃度は 50 mmol/Lとした．Coは試験液に

Co(NO3)2∙6H2O（富士フィルム和光純薬，試薬特級）を溶解することで添加した．試験液の pHの

調整は，pH 電極（HORIBA 製，マイクロ ToupH 電極）を使って pH を測定しながら行った．pH 1

と 4 は硝酸 1.38（富士フィルム和光純薬，試薬特級）を，pH 8と 12 は水酸化ナトリウム（富士フ

ィルム和光純薬，試薬特級）水溶液を添加し，pHを調整した． 
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表 2-1実験に用いた試験液． 

Run No. pH Co アンモニウム塩 

  mmol/L [NH4
+]0 = 50mmol/L 

A-1 1 4.5 

NH4Cl 
A-2 4 4.5 

A-3 8 4.5 

A-4 12 4.5 

A-5 1 4.5 

(NH4)2SO4 
A-6 4 4.5 

A-7 8 4.5 

A-8 12 4.5 

A-9 1 − 

NH4Cl 
A-10 4 − 

A-11 8 − 

A-12 12 − 

A-13 1 − 

(NH4)2SO4 
A-14 4 − 

A-15 8 − 

A-16 12 − 

 

2.2.2. アンモニウムイオン酸化試験 

図 2-1 に，NH4
+酸化試験のための装置構成を示した．300 ml セパラブルフラスコに試験液 200 

mlと撹拌子を投入した．セパラブルフラスコの上部にグラハム式冷却器を接続し，循環冷却槽で

278 K 以下に維持した冷却水を循環させた．冷却器の下流にトラップ瓶を直列に 3 本設置し，上

流側の 2 本に水を，3本目に 1 mol/L KI 溶液をそれぞれ 200 ml入れた．KI溶液は未反応の O3を

I−と反応させて分解するために設置している．O3 は高純度酸素ガス（巴商会，G3 99.9%）からオ

ゾン発生器（オゾンキューブ，商研製，無声放電式）を使って発生させた．マスフローコントロ

ーラー（アズビル製）で流速を調節した O2をオゾン発生器に導入し，発生した O3/O2混合ガスを

セパラブルフラスコ内の試験液へ吹き込んだ．ガスと試験液およびトラップ液を効率的に接触さ

せるために，セパラブルフラスコおよびトラップ瓶のガス吹き出し口に円筒ガス噴射管ガラスフ

ィルターを取り付けた．試験液の加熱はセパラブルフラスコの下部に設置したホットスターラー

を使って行い，試験液に入れた K 熱電対を使って試験液の温度をモニターし温度制御にフィード

バックした． 
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図 2-1 NH4
+酸化試験装置の構成. 

 

反応開始前にトラップ瓶の後方に設置した石鹸膜流量計を使って O2 の流速を 360 ml/min に調

整した．その後，O2ガスを試験液に吹き込みながら試験液の加熱撹拌を開始した．試験液の温度

が 333 Kに到達したところでオゾン発生装置を起動し，O3を発生させ反応を開始した．333 Kに

到達した時間を反応開始時間（t = 0）とし，この状態を 5 時間継続した．t = 0, 1, 3, 5 時間に試験

液の一部をサンプリングし，2.2.3 の方法で分析した．試験液の NH4
+濃度から式（4）に従って NH4

+

転化率を計算し，反応の経時変化を調べた． 

               NH4
+ conversion （%） = 

[NH4
+]

0
− [NH4

+]
t

[NH4
+]

0

 × 100 （4） 

オゾン発生装置から発生したガスを 1 mol/L KI 溶液 200 mlに 5 時間吹き込み，その溶液を 0.1 

mol/L チオ硫酸ナトリウム溶液で滴定して O3発生量を定量した．O3発生量は 5 時間で 72.5 mmol

（14.5 mmol/h）であった．なお，試験液 200 mLに含まれる NH4
+の物質量は 10 mmolであり，NH4

+

に対して過剰量の O3が試験液に供給される． 

 

2.2.3. 試験液の分析 

サンプリングした試験液の pH, イオン濃度，Co濃度を測定した．pH は pH電極（HORIBA製，

マイクロ ToupH電極）で測定した．イオン濃度は NH4
+, NO3

−, Cl−を対象とし，イオンクロマトグ

ラフ（DIONEX 製 ICS-1100，Anion カラム IonPac AS20，溶離液 4 mmol/L 炭酸ナトリウム溶液，

Cation カラム IonPac CS16，溶離液 33 mmol/Lメタンスルホン酸溶液）を使って測定した．サンプ

ルの希釈率はアニオン分析で 200 倍，カチオン分析で 1000倍を基本とし，イオン濃度に応じて変

更した．すべての試験および反応時間で NO2
−は検出されなかったため，NO2

−については本論文中

で言及しない．Co 濃度は誘導結合プラズマ発光分光分析（ICP-AES，セイコーインスツル製 
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SPS3520UV，Co 波長 228.616 nm）を使って測定した．サンプルの希釈倍率は Co 濃度に応じて 10 

~ 1000 倍とした． 

 

2.2.4. XAFS 分析 

O3/O2 混合ガスを試験液に吹き込んでいる最中の溶液中での Co の化学状態を確認するために，

その場観察Ｘ線吸収微細構造（in-situ XArS）測定を行った．測定にはあいちシンクロトロン光セ

ンターBL5S1 ビームラインを使い，Co-K 端 XArS スペクトルを蛍光法により測定した．スペク

トル解析は X 線吸収スペクトル解析ソフト Demeter を用いた[19]． 

 ビームラインにおける制約のため，2.2.2 の反応実験よりも簡易的な装置構成で実験を行った．

装置の構成を図 2-2 に示した．装置はマスフローコントローラー，オゾン発生装置，ポリカーボ

ネート製 100 mlボトルとホットプレートで構成されている．液温は 333 Kとし，O3/O2ガスは 100 

ml/min で供給した．溶液組成は[(NH4)2SO4]0 = 50 mmol/L，[NaCl]0 = 250 mmol/L，[Co(NO3)2∙6H2O]0 

= 50 mmol/L とし，初期 pH 4，液量は 50 mlとした． 

当初，通常の反応試験の Co 濃度（4.5 mmol/L）で XArSスペクトルの測定を試みたが，X線の

吸収量が少なすぎて良質なスペクトルが得られなかった．そのため，in-situ XArS 実験は Co 濃度

50 mmol/Lで行った．参照試料として Co(NO3)2∙6H2O を蒸留水に溶解した Co(NO3)2水溶液（Co濃

度 50 mmol/L），粉末の CoO(OH)（高純度化学，純度 4N），CoCl2（富士フィルム和光純薬，試薬特

級），Co3O4（富士フィルム和光純薬，試薬特級）の XArS スペクトルも測定した．また，[(NH4)2SO4]0 

= 50 mmol/L, [Co(NO3)2 6H2O] = 4.5 mmol/L, 初期 pH 4 の条件で O3/O2混合ガスを 10時間吹き込ん

だ際に生成した沈殿物（詳しくは結果で述べる）の XArSスペクトルも測定した． 

 

 

 

図 2-2 in-situ XArS 測定の装置構成. 
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2.3. 結果 

2.3.1. O3 の吹き込みに伴う試験液の外観の変化 

NH4
+酸化試験の前後での試験液 A-1~A-9 の外観写真を表 2-2 に示した．Co を添加した A-1~A-

8 では，Co2+に由来した試験液の着色が見られた．NH4Clを NH4
+源とした A-1~A-4 において，pH 

12（A-4）の試験液は試験前から濁っていた． 

一方，(NH4)2SO4を NH4
+源とした A-5~A-8 では，pH 8（A-7）と 12（A-8）の試験液が試験前か

ら濁っていた．試験後は，pH 4, 8, 12の試験液が黒色に変化した． 

Co を含まない試験液（代表例として A-9 のみを表 2-2 に示した）は，試験の前後によらずいず

れも無色であったことから，先に述べた試験液の濁りや黒色への変化は，Co 化合物の生成による

ものと考えられる． 
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表 2-2 NH4
+酸化試験の前後での試験液の外観． 

試験液 試験前 試験後 

A-1 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

 

 

NH4
+: 

50 mmol/L 

NH4Cl 

pH 1 

A-2 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

 
 

NH4
+: 

50 mmol/L 

NH4Cl 

pH 4 

A-3 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

  

NH4
+: 

50 mmol/L 

NH4Cl 

pH 8 

A-4 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

  

NH4
+: 

50 mmol/L 

NH4Cl 

pH 12 
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試験液 試験前 試験後 

A-5 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

  

NH4
+:  

50 mmol/L 

(NH4)2SO4 

pH 1 

A-6 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

 
 

NH4
+:  

50 mmol/L 

(NH4)2SO4 

pH 4 

A-7 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

  

NH4
+:  

50 mmol/L 

(NH4)2SO4 

pH 8 

A-8 

 

Co:  

4.5 mmol/L 

 
 

NH4
+:  

50 mmol/L 

(NH4)2SO4 

pH 12 
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試験液 試験前 試験後 

A-9 

 

Co: ― 

 

  

NH4
+:  

50 mmol/L 

NH4Cl 

pH 1 

 

2.3.2. O3 の吹き込みによる pH および濃度の経時変化 

試験液の pH，イオン濃度，Co濃度の経時変化を図 2-3～図 2-6 に示した．なお，NO3
−について

は Co 源として使用した Co(NO3)2∙6H2O に由来するものが試験液に最初から含まれていることか

ら初濃度との差Δ[NO3
−]を示した．Coを添加した NH4Cl溶液（図 2-3, A-1~A-4）のなかで，pH 4

（A-2）と 8（A-3）は同じような挙動を示し，NH4
+と Cl−がほぼ同じ速度で直線的に減少した．pH 

4（A-2）での 5 時間の総 NH4
+消費量は 5.0 mmol であった．一方，pH 1（A-1）では NH4

+よりも

Cl−が大きく減少した．他の pH と異なり，pH 12では Cl−はほとんど減少せず，NH4
+のみが大きく

減少した．このとき NO3
−が増加した． 

Co を添加した(NH4)2SO4溶液（図 2-4，A-5~A-8）では，pH 1（A-5）, 4（A-6）, 8（A-7）におい

て NH4
+はほとんど減少しなかった．一方，pH 12では NH4

+が減少し，NO3
−が増加した．この挙動

は NH4Cl溶液での pH 12の挙動（図 2-3, A-4）と類似した． 

Co を添加していない NH4Cl溶液（図 2-5，A-9~A-12）の反応挙動は，Coを添加した試験液とは

全く異なり，pH 1, 4, 8では NH4
+はほとんど減少しなかった．一方，pH 12では，先に述べた pH 

12 の 2 つの試験液での反応挙動と同じく，NH4
+が減少し，NO3

−が増加した． 

Co を添加していない(NH4)2SO4溶液（図 2-6，A-13~ A-16）では，Co を添加した場合（図 2-4）

とほぼ同じ挙動を示し，(NH4)2SO4溶液を試験液とした場合には Coの存在は反応挙動にほとんど

影響を与えなかった． 
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（A-1）       （A-2） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（A-3）       （A-4） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2-3 試験液 A-1~A-4の pH，イオン濃度および Co 濃度の経時変化. 

Co: 4.5 mmol/L, NH4
+: 50 mmol/L（NH4Cl） 

（A-1）pH 1,（A-2）pH 4,（A-3）pH 8,（A-4）pH 12 
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（A-5）        （A-6） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（A-7）       （A-8） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2-4 試験液 A-5~A-8の pH，イオン濃度および Co 濃度の経時変化.  

Co: 4.5 mmol/L, NH4
+: 50 mmol/L（(NH4)2SO4） 

（A-5）pH 1,（A-6）pH 4,（A-7）pH 8,（A-8）pH 12 
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（A-9）       （A-10）  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（A-11）       （A-12） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2-5 試験液 A-9~A-12の pH，イオン濃度および Co 濃度の経時変化. 

Co: ―, NH4
+: 50 mmol/L（NH4Cl） 

（A-9）pH 1,（A-10）pH 4,（A-11）pH 8,（A-12）pH 12 
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（A-13）       （A-14） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（A-15）       （A-16） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2-6 試験液 A-13~A-16の pH，イオン濃度および Co 濃度の経時変化. 

Co: ―, NH4
+: 50 mmol/L（(NH4)2SO4） 

（A-13）pH 1,（A-14）pH 4,（A-15）pH 8,（A-16）pH 12 

 

  

0

2

4

6

8

10

12

0

10

20

30

40

50

60

0 1 2 3 4 5

p
H

C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
（

m
m

o
l 

L
−

1
）

Time（h）

NH4
+

pH

SO4
2−

Δ[NO3
−]

0

2

4

6

8

10

12

0

10

20

30

40

50

60

0 1 2 3 4 5

p
H

C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
（

m
m

o
l 

L
−

1
）

Time（h）

NH4
+

pH

SO4
2−

Δ[NO3
−]

0

2

4

6

8

10

12

0

10

20

30

40

50

60

0 1 2 3 4 5

p
H

C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
（

m
m

o
l 

L
−

1
）

Time（h）

NH4
+

pH

SO4
2−

Δ[NO3
−]

0

2

4

6

8

10

12

0

10

20

30

40

50

60

0 1 2 3 4 5

p
H

C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
（

m
m

o
l 

L
−

1
）

Time（h）

NH4
+

pH

SO4
2−

Δ[NO3
−]



３０ 

2.3.3. O3 の吹き込みによる試験液中の Co 種の状態変化 

O3を吹き込む前の試験液（0 h）と，O3を 1.5 時間吹き込んだ後の試験液の XANESスペクトル

を図 2-7 に示した．この試験液では，O3を 1.5 時間吹き込んだ後も試験液の外観に変化は見られ

なかった．図には参照試料の Co(NO3)2水溶液，粉末の CoCl2および CoO(OH)の XANES スペクト

ルも併せて示した．吸収端の位置から，試験液中では Co2+が主に存在していると考えられる．試

験液のスペクトルには 7707 eV に小さなプレエッジピークと 7716 eV にショルダーピークが見ら

れた．これらのピークは Co(NO3)2水溶液のスペクトルには存在しなかった．また，試験液のスペ

クトルの形状は Co(NO3)2水溶液のそれとは異なった．これらのことは，試験液中での Co2+の配位

環境が Co(NO3)2水溶液中とは異なることを示している． 

図 2-8に O3の吹き込み前の試験液（0 h）と，O3を 1.5時間吹き込んだ後の試験液の EXArS ス

ペクトルを，参照試料の CoCl2および Co(NO3)2水溶液とともに示した．試験液の EXArS スペク

トルは，O3を 1.5 時間吹き込んでも変化しなかった．試験液の EXArS スペクトルは Co(NO3)2水

溶液のそれとは大きく異なった．一方，CoCl2と試験液の EXArS スペクトルは比較的よく一致し

た． 

 

 

 

 

 

図 2-7 O3吹き込み前（0 h）とO3を 1.5時間吹き込んだ後の試験液および参照試料のCo-K端XANES

スペクトル.  
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図 2-8 O3吹き込み前 （0 h） と O3を 1.5時間吹き込んだ後の試験液および参照試料の EXArS ス

ペクトル. 

 

 Cl−が存在しない試験液（[(NH4)2SO4]0 = 50 mmol/L, [Co(NO3)2]0 = 50 mmol/L）に O3を 10時間吹

き込んでいる最中に生成した沈殿物を分離・乾燥し，そのXANESスペクトルを測定した（図 2-9）．

図 2-9には参照試料の Co3O4, CoO(OH), Co(OH)2（いずれも粉末）の XANES スペクトルも示した．

沈殿物は 7730 eV に強い X 線吸収を示した．このエネルギーは Co-K 吸収端[20]とほぼ一致するこ

とから沈殿物はコバルトを含有した化合物であると判断した．また，沈殿物のスペクトルは

CoO(OH)のスペクトルと Co(OH)2のスペクトルを 95:5の割合で線形結合して得られたスペクトル

（図 2-9 の波線）で良く再現できた．実際，沈殿物と参照試料の CoO(OH)の EXArS スペクトル

は良い一致を示した（図 2-10）．よって，沈殿物は CoO(OH)を主成分とした固体であると結論し

た． 

 

図 2-9沈殿物と参照試料の XANESスペクトル. 

点線（ritting）は CoO(OH)（95%）と Co(OH)2（5%）の XANESスペクトルを線形結合したもの． 
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図 2-10沈殿物と CoO(OH)の EXArS スペクトル. 

 

2.4. 考察 

2.4.1. アンモニウムイオン転化率に与える初期 pH の影響 

 2.3.2 で述べたように，NH4
+の反応挙動は，試験液の pH，Co の有無，Cl−共存の影響を強く受け

た．中でも pH の影響は大きく，反応挙動は pH によって大きく変化した．そのため，ここでは，

pH の影響を最初に議論する．図 2-11 に 5 時間後の NH4
+転化率をまとめた．以下に，各々の pH

における Coの有無，Cl−共存の影響を議論する． 

 

2.4.1.1. pH 12 

 この pH では，Co 添加や Cl−共存の有無によらず高い NH4
+転化率が得られた．水中では NH3（aq）

と NH4
+
（aq）との間に式（5）の平衡が存在し，NH4

+
（aq）の酸解離定数は pKa = 9.25である． 

NH4
+
（aq） ⇄ NH3（aq） + H+ pKa = 9.25 （5） 

NH4
+
（aq）の酸解離定数から計算される NH3（aq）と NH4

+
（aq）の存在割合の pH 依存性を図 2-12に示

した． 

pH 12の水溶液中ではアンモニア種はほぼ全て NH3（aq）として存在する．また，NH3（aq）と気相

NH3（gas）と間には式（6）の平衡が存在する． 

NH3（aq） ⇄ NH3（gas） （6） 
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図 2-11 共存成分および pH をパラメータとした 5時間後の NH4
+転化率. 

 

 

図2-12 水中でのアンモニア種の存在割合のpH依存性. 

  

これらのことから，pH 12 の試験液に O3（実際には O3/O2混合ガス）を吹き込むと，液中のア

ンモニア種が NH3（gas）として反応器外に逃げ出し，これにより見かけ上，高い NH4
+転化率が得ら

れた可能性があった．しかし，反応器下流に設置した水トラップには，反応開始から 5 時間経過

した時点においても試験液に仕込んだ NH4
+のわずか約 4%の NH4

+が検出されるだけであった．つ

まり，反応中にアンモニア種が NH3（gas）として反応器外に逃げ出すことだけでは，pH 12 での高

い NH4
+転化率は説明できなかった．そのため，pH 12 では試験液中のアンモニア種（ほぼ全て NH3

として存在）が O3によって高い速度で酸化されたと考えるのが妥当である．実際，図 2-3~図 2-6

に示したように，pH 12では主生成物として NO3
−が生成した．消費された NH4

+に対して生成した

NO3
−は少なかったことから，酸化したアンモニア種の一部は気体の含窒素化合物になったと考え
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られる．このような含窒素化合物として N2, N2O, NO, NO2が考えられる（ただし，NO はすぐさま

NO2へと酸化されるので，たとえ生成していたとしても検出されない）．NO2は水と反応して NO3
−

や NO2
−を生じる（式（7）, （8））． 

2NO2 + H2O → HNO3 + HNO2  （7） 

3NO2 + H2O → 2HNO3 + NO （8） 

そのため，反応によって NO2 が生成しているのであれば，反応器下流に設置した水トラップに

NO3
−（もしくは NO2

−）が検出されるはずである．しかし，実際には試験液に仕込んだ NH4
+のわ

ずか 3％程度の NO3
−しか検出されなかった．このことから反応で生成した主な気体の含窒素化合

物は N2もしくは N2O だと考えられる． 

 高 pHの試験液中で起こりうる NH3酸化の反応は 2 つある．一つは O3が直接 NH3（aq）を酸化す

る反応である（式（9））．この反応では NO2
−が最初に生成し，さらに O3で酸化された NO3

−が生成

する（式（10））[21]． 

NH3（aq） + 3O3 → NO2
− + 3O2 + H+ + H2O （9） 

NO2
− + O3 → NO3

− + O2 （10） 

他方の反応はラジカルが関与する反応である．この反応では O3が OH−を酸化して HO2
−が生成し

（式（11）），さらに酸化されてヒドロキシルラジカル（OH·）が生成する（式（12））[22]． 

O3 + OH− → HO2
− + O2 （11） 

O3 + HO2
− → OH∙ + O2

−· + O2 （12） 

この反応では，ヒロドキシルラジカルが NH3（aq）を酸化する酸化剤として働き，生成した NH2·は

最終的に NO3
−もしくは N2へと転化する（式（13）~（18））[23, 24]．  

NH3（aq） + OH∙ → NH2· + H2O （13） 

4NH2·+ 3O2 → 4HNO + 2H2O （14） 

2HNO + O2 → 2HNO2 （15） 

HNO2 ⇄ H+ + NO2
− （16） 

NO2
− + NH4

+ → N2 + 2H2O  （17） 

NO2
− + O* → NO3

− （18） 

 いずれの反応も主な生成物は NO3
−である．前者の反応では式（9）の反応で H+が生成するため，

反応の進行に伴って pH が低下する．一方，後者の反応では O3 が OH−を酸化する（式（11））の

で，やはり反応の進行とともに pH は低下する．いずれの反応においても，pH が低下すると反応

速度は低下し，pH がある値を下回ると反応がほぼ完全に停止する．本研究では，反応中の試験液

の pH の調整は行っていないため，5 時間後には試験液の pHは 3程度まで低下し，それに伴って

NH4
+反応速度も大きく低下した． 

 pH 12 の試験液の反応において Co と Cl−が共存すると，Co と Cl−の両方が存在しない，もしく

はどちらか一方のみが存在する場合と比べて NH4
+転化率が若干高くなった（図 2-11）．しかし促
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進される程度は小さく，Co や Cl−による反応促進効果は限定的であった．表 2-2 に示したように

pH 12 では反応開始前から Co化合物が沈殿しており，試験液に溶解した Coの濃度は反応開始の

時点で既に低いため，後述する pH 1, 4, 8 での反応と比べて Co と Cl−の共存による反応の促進効

果は小さかったと思われる． 

 

2.4.1.2. pH 1  

 図 2-12 によれば pH 1 の試験液中ではアンモニア種は NH4
+として存在する．また試験液中の

OH−濃度は極めて低い（[OH−] = 10−13 mol/L）ことから，式（11）の反応速度は極めて遅いと考え

られる．ゆえに，この pH では式（11）~（18）の反応は進行しないと考えられる．つまり，pH 1

では pH 12とは異なる反応が進行していると考えるべきである．図 2-11から分かるように，pH 1

では Cl−が存在しない試験液中では NH4
+酸化反応は全く起きず，Cl−が NH4

+の酸化反応に深く関

与している．また Cl−と Co が共存するとより高い NH4
+転化率が得られたことから，Co はその反

応を促進する．Cl−の関与については 2.4.2 で詳しく述べる． 

2.4.1.3. pH 4 と pH 8 

 CoとCl−の両方とも存在しない，およびCoとCl−のどちらか一方のみが存在する場合と比べて，

Coと Cl−の両方が共存する場合に高い NH4
+転化率が得られた．このことから pH 1 と同様，Cl−が

関与する NH4
+酸化反応を Co が促進していると考えられる．pH 1と比べて，pH 4 と pH 8では Co

と Cl−が共存したときの反応促進効果が強く現れた．この理由については 2.4.2 で詳しく述べる． 

 

2.4.2. アンモニウムイオン酸化反応への Cl−と Co(II)の関与 

 Cl−と Co の共存による反応促進効果が強く現れた pH 4 での反応を例にして，NH4
+酸化反応へ

の Cl−と Co の関与を議論する．Co と Cl−の両方とも存在しない場合（図 2-6（A-14））は，pH も

イオン濃度もほとんど変化しなかった．Cl−のみが存在する場合（図 2-5（A-10））は，両方とも存

在しない場合よりもわずかではあるが NH4
+濃度の減少速度が向上した．また，このとき NH4

+濃

度だけでなく Cl−濃度も低下した．Co のみが存在する場合（図 2-4（A-6））は，最初の 1 時間で

NH4
+濃度が若干低下し，NO3

−濃度が増加した． 

これらに対して，Cl−と Co の両方が共存する場合（図 2-3（A-2））は NH4
+濃度と Cl−濃度がとと

もに大きく減少した．このとき NO3
−濃度も増加したが，NH4

+濃度の減少量と比べて著しく小さか

ったことから，主に NO3
−生成以外の NH4

+酸化反応が起きたと考えられる．Cl−濃度の低下と NH4
+

濃度の低下がほぼ 1:1であったことから，NH4
+と Cl−が反応したモノクロラミン（NH2Cl）が生成

したと考えるのが妥当であろう．詳しくは第 4章で述べるが，Co3O4を不均一系触媒とした Cl−共

存下での NH4
+のオゾン酸化においてクロラミン（NHxCl3-x, x = 1, 2, 3）が生成する[25]．このこと

から，Co2+と Cl−が共存する pH 4の試験液での反応においても Co2+が均一系触媒として働きクロ



３６ 

ラミン生成反応が進行していると推定される． 

 水中の Cl−が O3で酸化されて HClO が生成することが知られている（式（19）~（21））[26]． 

Cl⁻ + O3 → ClO− + O2 （19） 

Cl⁻ + O3 + H+ ⇄ HClO3 （20） 

HClO3 → HClO + O2 （21） 

HClO の酸解離定数は pKa = 7.53 であることから，酸性水溶液中では ClO⁻ではなく HClO として

存在し，pH 4での[HClO]/[ClO−]比は 3388である．HClO は強力な酸化剤であり，酸性水溶液中で

は NH4
+を酸化し NH2Clが生成する（式（22））[27]． 

NH4
+ + HClO → NH2Cl + H3O+ （22） 

 クロラミンは水への溶解度が低いことから，本反応条件下で生成した NH2Cl は O3/O2混合ガス

に同伴して反応器外に出ていくと考えられる．また，NH2Clは強アルカリ溶液中で容易に分解し，

Cl−を放出する（式（23））． 

3NH2Cl + 3OH− → 3Cl− + NH3 + N2 + 3H2O （23） 

クロラミンの生成を確かめるために，図 2-1 に示した反応器下流のトラップ瓶の中身を水から

KOH 溶液（0.5 mol/L）に代えて，図 2-3（A-2）と同じ条件で NH4
+酸化反応を実施した．この実験

において，反応によって試験液で消費された Cl−の約半量の Cl−がトラップ液から検出された．こ

のことから，定量はやや不十分であるものの，クロラミンが生成していることは間違いない． 

pH 4と 8だけでなく pH 1 においても，Cl−と Coの共存による大きな反応促進効果が見られた．

しかし pH 4 の反応との大きな違いは，Cl−濃度の低下が NH4
+濃度の低下よりも大きいことである．

例えば，pH 1 における反応の 5時間後の Cl−濃度はほぼゼロ（Cl−転化率はほぼ 100%）であるのに

対して，NH4
+転化率は約 30%であった．つまり，減少した NH4

+の約 3倍の Cl−が消費された．こ

のことから pH 1ではトリクロラミン NCl3が主生成物と考えられる．酸性溶液中では，NH2Clの

不均化（式（24））および NH2Clと HClO の反応によって NHCl2が生成する（式（25））[27, 28]． 

2NH2Cl + H+ → NHCl2 + NH4
+ （24） 

NH2Cl + HClO → NHCl2 + H2O （25） 

 生成した NHCl2は，さらに HClOと反応して NCl3が生成する（式（26））． 

NHCl2 + HClO → NCl3 + H2O （26） 

 式（24）の不均化には H+が必要なことから，この反応は低 pH の試験液中で大きく促進される

と考えられる．また不均化によって NHCl2と共に NH4
+が生成するので，pH 1 では見かけの NH4

+

減少速度が実際の反応速度よりも遅く観測され，pH 4 や 8 と比べて NH4
+転化率が低くなったと

考えられる． 

 

2.4.3. Cl−による Co 化合物の沈殿生成抑制 

 Coが添加された試験液では，試験液の pHを 12に調整する過程もしくは Cl−が存在しない試験
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液に O3を吹き込んで反応を行っている途中で沈殿物が生成した．いずれも沈殿物生成後に溶液が

無色になったことから，沈殿物は Co化合物であると考えられた． 

pH 12の試験液では Cl−の有無によらず pHの調整過程で沈殿が生成した．Co2+は強アルカリ水

溶液中で水酸化物を生じることから，pH 12 の試験液で生成した沈殿は Co(OH)2と考えられる（式

（27））． 

Co2+ + 2OH− → Co(OH)2↓ （27） 

 Cl−が共存しない場合は試験液の pH が 4 および 8 であっても，NH4
+酸化反応の途中で沈殿が

生じた（表 2-2）．一方，Cl−が共存する場合には沈殿は生じなかった．沈殿生成の時間変化を調べ

るために，Cl−が共存する場合と，しない場合について，試験液に溶解している Co 濃度の時間変

化を調べた．結果を図 2-13 に示した．Cl−が共存する場合は Co濃度が一定であった（つまり，沈

殿は生成しなかった）．一方，Cl−が共存しない場合は pH 4 と pH 8で反応時間とともに Co 濃度が

徐々に低下し，特に pH 8で大きく低下した．pH 1では Cl−の共存の有無によらず Co 濃度は一定

だった．図 2-3 に示したように pH 4 と pH 8 のどちらにおいても反応開始 1 時間後には試験液の

pH は 2 付近に低下したことから，Cl−が共存しない場合に形成された沈殿は pH 12 の試験液中に

生じた Co(OH)2とは異なる Co 化合物だと考えられる．実際，2.3.3で述べたように沈殿は CoO(OH)

であった．Ichiwawa ら[11]によれば，固体の CoO(OH)は NH4
+のオゾン酸化に触媒活性を示さない．

本研究の試験液中で生成した CoO(OH)も同様に触媒作用を示さないと考えられる． 

 

 

 

図 2-13 試験液中の Co濃度の時間変化. 

(A) Cl−が共存しない試験液（A5~A-8），Cl−が共存する試験液（A-1~A-4）. 

（○）pH 1,（□）pH 4,（△）pH 8,（◇）pH 12. 
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2.4.4. アンモニウムイオン酸化の反応機構 

 図 2-7 および図 2-8に示した XArS スペクトルによれば，試験液に溶解している Co の化学形態

は O3ガスの吹き込み前も後も Co2+であった．XArS 測定を行った試験液の初期 pH は 4 であり，

アンモニア種は NH4
+として存在する．そのため Co2+のアンミン錯体は形成されない．この試験液

には Cl−や SO4
2−も存在することから，これらの陰イオンと Co2+が錯形成している可能性がある．

試験液の EXArS スペクトルの低波長域に見られる Co2+の第一配位圏の特徴は CoCl2 のスペクト

ルに類似していたことから，この試験液中で Co2+は Co−Cl結合を持つことが示唆された．XANES

スペクトル，EXArS スペクトルともに O3 ガスの吹き込む前と後で変化はみられず，この錯イオ

ンは本反応条件下で安定であると考えられる． 

 ここまで述べてきたことを基に Co存在下での NH4
+のオゾン酸化の反応機構を議論する．なお，

pH 12の試験液中で起きる反応の反応機構は既に 2.4.1.1で議論したため，ここでは Coと Cl−の共

存効果が表れた pH 1~8の試験液中での反応機構を議論する． 

 Cl−が共存しない場合の特徴は Co(III)の沈殿 CoO(OH)が生成したことである．O3 吹き込み前の

試験液中ではコバルトは Co2+として存在するので，反応条件下で O3によって Co2+は Co(III)へ酸

化される（式（28））．また生成した沈殿物は CoO(OH)であり，CoO(OH)は Co(OH)2+の加水分解に

よって生成することから考えると（式（29）），Co2+が酸化されて最初に生成する Co(III)種は

Co(OH)2+だと推定される． 

2Co2+ + O3 + H2O → 2Co(OH)2+ + O2  （28） 

Co(OH)2+ + 3H2O → CoO(OH)↓ + 2H3O+ （29） 

 Cl−が共存しない場合（図 2-4）も，反応開始から 1 時間までは NH4
+が減少したことから，Co2+

の O3酸化は式（1）の反応でも進行し，ここで生じた OH·が NH4
+を酸化したと考えられる．しか

し，反応時間の経過とともに式（29）で生じた H3O+によって pH が約 2 にまで低下したため，試

験液中に Co2+が残っているにも係わらず，反応開始から 1 時間で NH4
+の酸化はほぼ停止した．  

 Cl−が共存する場合は Co 化合物が沈殿しないこと，また反応中の Co 種は Co2+として存在する

ことから，O3で酸化されて生成した Co(OH)2+は，CoO(OH)として沈殿する前に Co2+に素早く還元

されると考えられる．この Co2+への還元に Cl−は関与し，Co(OH)2+は Cl−によって還元され，この

とき HClOが生成すると考えた（式（30）~（32））． 

2Co(OH)2+ + 2Cl− + 2H+ → 2Co2+ + Cl2 + 2H2O （30） 

Cl2 + H2O ⇄ HCl +HClO （31） 

HCl ⇄ H+ + Cl− （32） 

まとめると式（33）の通りとなる． 

2Co(OH)2+ + Cl− + H+ → 2Co2+ + HClO + H2O （33） 

Co(OH)2+が式（34）の通り Co3+を経由して生成していると考えと，水溶液中の標準電極電位[29]は
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E°= 1.92 V（式（35））であり，一方 Cl−の反応は E°= 1.396 V（式（36））であるため，（33）の

Co3+と Cl−との反応は十分に起こりうると考えられる． 

Co3+ + H2O → Co(OH)2+ + H+              （34） 

Co3+ + e− ⇄ Co2+                E°= 1.92 V （35） 

Cl2 (aq) + 2e− ⇄ 2Cl−             E°= 1.396 V （36） 

HClO は酸性溶液中で NH4
+を無触媒反応で酸化してモノクロラミン（NH2Cl）が生成することが

知られており（式（22））[30]，本反応条件下で実際にモノクロラミンが生成していることにも矛

盾しない．ここまでの議論を図 2-14にまとめた． 

 この反応機構によれば NH4
+は，Co2+（もしくは Co(OH)2+）が触媒となり Cl−と O3から生成する

HClO によって NH2Clへと酸化される．この反応（HClO が NH4
+を酸化して NH2Cl を与える反応）

は，一般的な不連続点塩素処理において進行する反応と同じである．しかし，次亜塩素酸溶液を

使用することで多量の廃液が生じる不連続点塩素処理法と比べて，Co2+と Cl−の両方の存在下で

NH4
+を O3で酸化する本方法は，コストや廃棄物発生量の抑制の点でメリットが大きい．したがっ

て，核物質を含む廃液の処理には，Co2+と Cl−両方の存在下で NH4
+を O3で酸化する本反応がより

適していると考えられる． 

 

 

 

 

 

図 2-14 NH4
+オゾン酸化の推定反応機構. 
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2.5. 結論 

pH と試験液中の Cl−の有無をパラメータとして，Co2+存在下での O3による NH4
+酸化を検討し

た．NH4
+酸化反応の反応挙動は試験溶液の pHに大きく影響された．pH 12 では，Co2+と Cl−が無

い場合でも高い NH4
+転化率が得られ，NH4

+（試験液中では NH3として存在）は主に NO3
−へと酸

化された．この pH では NH4
+酸化反応に与える Co2+と Cl−が共存することの効果は小さかった． 

一方，酸性から弱塩基性の試験液（pH 1~8）では，Co2+と Cl−が共在すると NH4
+の転化速度が

著しく上昇した．Co2+と Cl−が共存すると，NH4
+は主に Cl−が O3と反応して生成した HClO との反

応によりクロラミンへと酸化され，Co2+は均一系触媒として HClO の生成を促進した． 

pH4 と 8 の試験液では Cl−が存在することで Co2+が CoO(OH)となって沈殿することが大きく抑

制され，その結果 Co2+と Cl−が共存することによる反応促進効果が生まれた． 

この反応では溶液中の NH4
+は Co2+と Cl−の共存下で O3と温和な反応条件で速やかに酸化され，

二次廃棄物の発生も少ないことから，核物質を含む廃液中のアンモニウム塩の処理法として適用

可能であると結論する． 
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第 3 章 

 

 

Co(II)存在下でのアンモニウムイオン酸化における 

NH4
+濃度と Cl−濃度の影響 
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3.1 緒言 

 第 2章では，原子力施設で発生する廃液中の NH4
+を酸化する手法として， Co2+存在下で O3に

よる NH4
+酸化を検討し，酸性～弱塩基性溶液中では NH4

+酸化に Co2+と Cl−の共存が不可欠である

ことを明らかにした．原子力施設で発生する廃液は酸性のため，廃液の pH 調節が不要であると

いう点で，ここでは酸性溶液中（pH 4）での反応に注目する．[1, 2, 3, 4] 

廃液中の NH4
+酸化処理はグローブボックスやコンクリートセル内で行うことを想定しており，

これらの設備は主にステンレスで構成されている．ステンレス鋼は塩化物と接触する局部腐食が

起きるため[1-4]，設備の健全性を保つためには NH4
+を酸化するために廃液に添加される Cl−量は

少ないことが望ましい．また，様々な廃液が存在し，含まれている NH4
+濃度も幅がある．廃液の

種類によらず，効率的な NH4
+酸化が行えることが望ましいことから，NH4

+酸化反応に寄与する各

成分の組成についても検討が必要である． 

 NH4
+の pKa から pH 4 の液中ではアンモニア種はほぼ全てが NH4

+として存在し，また O3によ

って酸化された Cl−は ClO⁻ではなく HClO として存在する．そのため式（1）に示されるクロラミ

ン（NH2Cl）生成反応が NH4
+酸化の主反応と想定される． 

NH4
+ + HClO → NH2Cl + H2O + H+   （1） 

第 2 章では，Co2+と Cl−の有無のみを検討し，両方が存在する場合において本反応が大きく促進さ

れることが示された．Co2+ 4.5 mmol/Lと Cl− 50 mmol/L と濃度を固定した試験液を用いたが，効率

的な反応を行い，添加量を最小限とするべく Co2+や Cl−の最適な存在比の検討をする必要がある．

また，NH4
+の初濃度も反応に影響を与えると考えられることから，併せて検討が必要となる． 

 本章では，Co2+を均一系触媒とする NH4
+のオゾン酸化反応における Co2+, NH4

+, Cl−の濃度が反

応に与える影響を調べた．具体的には，Co, NH4
+, Cl−のそれぞれの濃度を変化させた試験液を用い

て，Co2+存在下での O3による NH4
+の酸化を実施し，反応中の pH, イオン濃度，Co 濃度の変化を

詳細に調べ，得られた結果を基に特に低 Cl−濃度における反応機構を議論した． 

 

3.2 実験 

3.2.1 試験液の調製 

 表 3-1 に示した各濃度の Co, NH4
+, Cl−を含む試験液を，(NH4)2SO4（富士フィルム和光純薬，試

薬特級），Co(NO3)2∙6H2O（富士フィルム和光純薬，試薬特級），NaCl（富士フィルム和光純薬，試

薬特級）から調製した．それぞれの濃度に相当する量の試薬を 180 ml 程度の超純水に溶解した．

その後，pHメーター（HORIBA 製 マイクロ ToupH 電極）で pHを測定しながら，1 mol/L 硝酸

（富士フィルム和光純薬，試薬特級）を少量（0.04~0.1 ml）添加し，最終的に pH 4 の 200 ml溶液

にした．Cl−濃度の低い B-9 の試験液の調製には，予め調製した 50 mmol/L NaCl 水溶液を使用し

た． 
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3.2.2 アンモニウムイオン酸化試験 

 アンモニウムイオン酸化試験は第 2 章と同様に実施した． 

 

表 3-1 実験に用いた試験液 

試験液 Co NH4
+ Cl− 

 mmol/L mmol/L mmol/L 

B-1 1 50 50 

B-2 4.5 50 50 

B-3 30 50 50 

B-4 110 50 50 

B-5 4.5 5 50 

B-6 4.5 10 50 

B-7 4.5 30 50 

B-8 4.5 80 50 

B-9 4.5 50 0.5 

B-10 4.5 50 5 

B-11 4.5 50 10 

B-12 4.5 50 30 

B-13 4.5 50 80 

B-14 4.5 50 110 

 

3.3 結果および考察 

3.3.1 アンモニウムイオン酸化に対する Co 濃度の影響 

 Co 濃度がパラメータとなっている B-1~B-4 の試験液を使って，Co 濃度が反応に与える影響を

調べた． 

 

3.3.1.1 O3の吹き込みに伴う試験液の外観の変化 

 O3を吹き込む前後での試験液 B-1~B-4 の外観写真を表 3-2に示した．コバルト(II)のアクア錯体

[Co(H2O)6]2+に由来する試験液の赤色は，Co 濃度が高いほど濃かった．O3 の吹き込み前後で試験

液の色に変化は見られなかったことから，Co 濃度によらず，試験液中の Co種の状態は O3の吹き

込みによって変化していないと考えらえる． 
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表 3-2 O3吹き込み前後の試験液の外観 

試験液 試験前 試験後 

B-1 Co: 1 mmol/L 

  

NH4
+: 50 mmol/L 

Cl−: 50 mmol/L 

B-2 Co: 4.5 mmol/L 

 

  

NH4
+: 50 mmol/L 

 

Cl−: 50 mmol/L 

B-3 Co: 30 mmol/L 

 

  

NH4
+: 50 mmol/L 

 

Cl−: 50 mmol/L 

B-4 Co: 110 mmol/L 

 

  

NH4
+: 50 mmol/L 

 

Cl−: 50 mmol/L 

 

  



４８ 

3.3.1.2 pH, イオン濃度および Co濃度の経時変化 

 イオン濃度（NH4
+, Cl−, NO3

−）および Co 濃度の経時変化を図 3-1 に示した．なお，NO3
−につい

ては Co 源として使用した Co(NO3)2∙6H2O に由来するものが試験液に最初から含まれているため，

図 3-1には初濃度との差Δ[NO3
−]を示した．また，図 3-2 には pH の経時変化を示した． 

Co 濃度によらず NH4
+濃度は反応時間とともに低下した．Co 濃度が 1~30 mmol/L では（B-1~B-

3）, Co 濃度の上昇とともに NH4
+減少速度が上昇した．Co 濃度をそれ以上にしても（B-4）NH4

+

減少速度はそれほど上昇しなかった．Cl−濃度の経時変化は NH4
+濃度のそれと連動しており，NH4

+

減少速度が速いほど Cl−の消費速度も速くなる傾向が強く見られた． 

いずれのCo濃度においてもNO3
−が生成したが，その生成量は少なく，Co濃度が 4.5~110 mmol/L

（B-2~B-4）の 5 時間後の NO3
−生成量は 5 mmol/L 程度であった．いずれの試験液においても Co

濃度はほぼ一定であり，表 3-2 に示した試験液の外観に変化が見られなかったことと矛盾しなか

った．図 3-1 には示していないが，SO4
2−濃度は全ての試験液においてほぼ一定であった． 

pHは最初の 1 時間で初期 pH の 4 から 2~3へと低下し，その後はほぼ一定であった． 
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（B-1）     （B-2） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（B-3）     （B-4） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3-1 試験液 B-1~B-4のイオン濃度および Co濃度の経時変化. 

Co 濃度:（B-1）1 mmol/L,（B-2）4.5 mmol/L,（B-3）30 mmol/L,（B-4）110 mmol/L 

 

 

図 3-2 試験液 B-1~B-4の pHの経時変化. 
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3.3.1.3 Co 濃度による反応挙動の違い 

 NH4
+酸化反応に対する Co 濃度の影響を定量的に評価するために，NH4

+酸化反応の反応初速度

を求め，Co 初濃度と反応初速度の対数−対数プロットを作成した（図 3-3）．なお，反応初速度は

反応開始から 1時間までの平均の反応速度と定義し，式（2）を用いて求めた． 

r0（mmol L−1 h−1）= [NH4
+]0 − [NH4

+ ]1h （2） 

データにややばらつきが見られたものの，Co濃度が4.5 mmol/L以上（log10[Co]0 ≥ 0.65）では

反応次数は約0.1であり，NH4
+反応速度に対するCo濃度の依存性は小さかった．第2章で議論した

ように，試験液中のCo種はNH4
+酸化反応の触媒として働いている．第2章で提案したように，

Co2+がO3により酸化される反応（式（3））がNH4
+酸化反応の第1ステップである． 

2Co2+ + O3 + H2O → 2Co(OH)2+ + O2 （3） 

この反応の反応速度はO3濃度に依存する．O3の水への溶解度はpHが高くなるほど，また温度

が高くなるほど低くなる[5, 6]．また，O3の溶解度はヘンリーの法則に従うことから気相のO3分

圧に液中のO3濃度は比例する．本試験液のpHは3~4と酸性であるが，試験液の温度が333 Kと高

いため，O3の溶解度が低く，式（3）の反応速度はO3濃度に強く依存すると考えられる．そのた

めCo濃度が4.5 mmol/L以上ではNH4
+反応速度はCo濃度にほとんど依存しなかったと考えた．一

方，Co濃度が低い場合（試験液B-1）は，Co濃度に対して液中のO3濃度が相対的に高くなるた

め，式（3）の反応速度はCo濃度の影響を受け，NH4
+反応速度に対するCo濃度の依存性が大きく

なったと考えられる． 

Co 濃度による反応生成物の変化を推定するために反応 5 時間までに減少した NH4
+量に対する

Cl−消費量の比を式（4）を使って求め，図 3-4 に示した． 

Δ[Cl−] / Δ[NH4
+]=（[Cl−]0h-[ Cl−]5h）/（[NH4

+]0h-[NH4
+]5h）  （4） 

Co 濃度が 4.5 mmol/L 以上では Δ[Cl−] / Δ[NH4
+]はほぼ 1 であった． 

 

 

図 3-3 Co初濃度と NH4
+酸化反応の反応初速度の対数−対数プロット. 
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このことは NH2Clが主生成物であることを強く示唆しており，第 2 章で提案した反応機構と矛盾

しない．一方，Co濃度が最も低い 1 mmol/L（log10[Co]0 = 0）では Δ[Cl−] / Δ[NH4
+] = 0.6 であり，

NH4
+減少量よりも Cl−消費量が少なかった．この Co 濃度では 5 時間での NO3

−選択率は 27%であ

り，Co濃度が高い場合よりも大きかった．このことは OH·によるラジカル反応の寄与が大きいこ

とを意味している． 

 

 

図 3-4 Co濃度に対する NH4
+と Cl−の変化割合. 

 

3.3.2 アンモニウムイオン酸化に対する NH4
+濃度の影響 

NH4
+濃度がパラメータとなっている B-5~B-7, B-2, B-8 の試験液を使って，NH4

+濃度が反応に与

える影響を検討した． 

 

3.3.2.1 O3の吹き込みに伴う試験液の外観の変化 

NH4
+濃度をパラメータとした試験液において，O3を吹き込む前後で試験液の外観に変化が見ら

れた B-5, B-6を表 3-3に示した．それ以外の試験液は Co濃度が同じ B-2 と同様に外観の変化は見

られなかった． 

B-5，B-6の試験液はそれぞれ NH4
+濃度が 5 mmol/L, 10 mmol/L と低い．O3を吹き込む前は他の

試験液と同様の薄い赤色であるが，O3吹き込み後は黒色に濁った．この試験液をろ過して得られ

たろ液は透明であり，O3 の吹き込みによって試験液が黒色に変化したのは，固体の Co 化合物が

生成したためである． 
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表 3-3 O3吹き込み前後の試験液の外観 

試験液 試験前 試験後 

B-5 Co: 4.5 mmol/L 

  

NH4
+: 5 mmol/L 

Cl−: 50 mmol/L 

B-6 Co: 4.5 mmol/L 

 

  

NH4
+: 10 mmol/L 

 

Cl−: 50 mmol/L 

 

3.3.2.2 pH, イオン濃度および Co濃度の経時変化 

イオン濃度（NH4
+, Cl−, NO3

−）および Co 濃度の経時変化を図 3-5に示した．なお，図 3-1と同

様に NO3
−については初濃度との変化Δ[NO3

−]を示した．また，図 3-6 には pH の経時変化を示し

た． 

NH4
+初濃度によらず，いずれも NH4

+濃度は反応時間とともに低下した．NH4
+濃度が 10 mmol/L

以下の低い試験液（B-5, B-6）では，反応開始から 3 時間が経過したところで NH4
+濃度が定量下

限未満となった．この 2 つの試験液は，先ほど述べた O3を吹き込んだ後に固体の Co 化合物が生

じた試験液である．NH4
+濃度が 30 mmol/L 以上の試験液（B-7, B-2, B-8）では，NH4

+の反応速度は

NH4
+初濃度によらずほぼ同じであった．Cl−濃度の変化についても，NH4

+初濃度が 30 mmol/L 以上

の B-7, B-2, B-8 では減少した NH4
+量とほぼ同量の Cl−が消費された．一方，NH4

+濃度が低い B-5, 

B-6 では，NH4
+減少量よりも多くの Cl−が消費された．Co 濃度は NH4

+濃度が低い B-5, B-6 におい

て低下し，これは試験液の外観の変化と一致した．図には示していないが，SO4
2−濃度は全ての試

験液において反応初期から変化せず一定であった．pH は NH4
+濃度の最も低い B-5 で最も変化が

小さく，NH4
+濃度の最も高い B-8 で最も大きく低下した． 
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（B-5）            （B-6） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（B-7）     （B-2） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（B-8） 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3-5試験液 B-2, B-5~B-8 のイオン濃度および Co濃度の経時変化. 

NH4
+濃度:（B-5）5 mmol/L,（B-6）10 mmol/L,（B-7）30 mmol/L,（B-2）50 mmol/L,（B-8）80 mmol/L  
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図 3-6 試験液 B-2, B-5~B-8 の pHの経時変化. 

 

3.3.2.3 アンモニウムイオン濃度による反応挙動の変化 

NH4
+濃度の影響を定量的に評価するために，先ほどと同じく NH4

+酸化反応の反応初速度を求

め，NH4
+初濃度と反応初速度の対数−対数プロットを作成した（図 3-7）．ややデータのばらつき

が大きいものの，反応初速度は NH4
+初濃度にほとんど依存しなかった．このことは Co 濃度の影

響で議論したように，O3が Co2+を酸化して Co(OH)+を生成する過程（式（3））が，NH4
+反応速度

を支配しているという仮説とも矛盾しない．ゆえに，式（1）のとおり NH4
+が転化する反応の反

応速度は HClO濃度には依存するが，NH4
+濃度には依存しない． 

 

 

 

 

図 3-7 NH4
+初濃度と NH4

+酸化反応の反応初速度の対数−対数プロット. 
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図 3-8 に 5 時間までに減少した NH4
+量に対する Cl−消費量の比（Δ[Cl−]/ Δ[NH4

+]）を NH4
+初濃

度の対数（log10[NH4
+]0）に対してプロットした．NH4

+初濃度が 30 mmol/L 以上（log10[NH4
＋]0 ≥ 

1.48）では，Δ[Cl−]/ Δ[NH4
+]は 1 に近く，主に NH2Clが生成していると考えられる．一方，NH4

+初

濃度が低い場合は NH4
+減少量に対して Cl−消費量が多く，最も NH4

+初濃度が低い場合（[NH4
+]0 = 

5mmol/L（log10[NH4
+]0 = 0.7））では Δ[Cl−]/ Δ[NH4

+] = 3.5 程度であった． 

Cl−がどのような反応によって消費されているのかについてより詳細な情報を得るために，NH4
+

が存在しない 2成分系の試験液（NaCl + Co(NO3)2∙6H2O, Cl− 50 mmol/L, Co 4.5 mmol/L, pH 4）に O3

を吹き込み，Cl−, Co, NO3
−の濃度と pH の経時変化を調べた．結果を図 3-9に示した． 

この液中に NH4
+が存在しない試験液の反応においても Cl−濃度は徐々に低下し，5 時間後の Cl−

転化率は 19%であった．これは第 2章で議論したように O3で酸化されて生成した Co(OH)2+が Cl−

を酸化し HClOを生成する（式（5））ためと考えられる． 

2Co(OH)2+ + Cl− + H+ → 2Co2+ + HClO + H2O  （5） 

 

 

図 3-8 5 時間までに減少した NH4
+量に対する Cl−消費量と NH4

+初濃度の関係. 
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図 3-9 NH4
+未添加の試験液に O3を吹き込んだ際の Cl−, Co, NO3

−濃度および pH の経時変化. 

 

図 3-6で説明したように，試験液は弱酸性（pH 3）であることから生成した HClO は式（6）の

反応によってその一部は Cl2となり反応器外に出て行ったと考えられる． 

HCl + HClO ⇄ H2O + Cl2↑ （6） 

そのため，NH4
+初濃度が低い場合の Cl⁻の消費量は NH2Cl が主生成物であると考える値よりも

大きくなったと考えられる． 

先に述べたように NH4
+初濃度が低い場合（[NH4

+]0 ≦ 10 mmol/L）には，Co化合物の沈殿が生

じた．第 2 章で検討した反応において Cl−が共存しない場合に Co 化合物が沈殿した．しかしこの

NH4
+初濃度が低い試験液ではCl−は試験液中に存在しているにもかかわらずCo化合物が沈殿する

ため，その生成挙動は異なる．第 2 章で議論したように Cl−が共存しない場合は生成した Co(OH)2+

が Co2+へと還元されず，加水分解されて CoO(OH)となって沈殿する（式（7））． 

Co(OH)2+ + 3H2O → CoO(OH)↓ + 2H3O+ （7） 

 一方，NH4
+初濃度の低い試験液では Co(OH)2+は Cl−と反応して Co2+へと還元されると考えられ

るため，そうであれば CoO(OH)の沈殿は生成しないはずである．しかし，実際にはこの試験液に

O3を吹き込むと Co化合物の沈殿が生成した． 

この試験液では Cl−が酸化されて生成した HClO が NH4
+に対して過剰に存在している．このと

き HClO が Co2+と反応して Co の酸化物が沈殿した（式（8））と考えられる． 

2Co2+ + HClO +2 H2O → Co2O3↓ + 5H+ + Cl− （8） 

このことを確かめるために，Co(NO3)2∙6H2O水溶液（[Co]0 = 50 mmol/L）に NaClO 水溶液（[NaClO]0 

= 1 mol/L）を添加したところ，即座に黒色の沈殿が生成した（図 3-10）．ゆえに，Co2+が Co 化合

物となって沈殿する（つまり，均一系触媒として作用しなくなる）ことを避けるためには，試験

液に Cl−が共存することだけでなく，試験液の NH4
+と Cl−のバランスが大切であり，NH4

+濃度と

Cl−濃度を適切に保つよう調整することが必要である． 
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図 3-10 Co(NO3)2∙6H2O水溶液の外観． 

（左）Co(NO3)2∙6H2O水溶液，（右）Co(NO3)2∙6H2O 水溶液に NaClO水溶液を添加した後. 

 

3.3.3 アンモニウムイオン酸化に対する Cl−濃度の影響 

Cl−濃度がパラメータとなっている B-9 ~ B-12, B-2, B-13 ~ B-14 の試験液（Cl−濃度は 0.1~110 

mmol/L）を使って，Cl−濃度が反応に与える影響を調べた． 

 

3.3.3.1 O3吹き込みに伴う試験液の外観の変化 

Cl−濃度をパラメータとした一連の試験液において，O3を吹き込む前後で試験液の外観に変化が

見られた B-9 の外観写真を表 3-4 に示した．それ以外の試験液は O3の吹き込み前後でその外観に

変化はなく，表 3-2に示した Co濃度が同じ B-2 と同様であった． 

B-9 は Cl−濃度が 0.5 mmol/L と最も低い試験液である．O3を吹き込む前は他の試験液と同様の

薄い赤色であったが，O3を吹き込みむと黒色に濁った．この試験液をろ過して得られたろ液は淡

い赤色を呈しており，Co2+の一部は沈殿を形成せずに溶液中に残っていた． 

 

表 3-4 O3吹き込み前後の試験液の外観 

試験液 試験前 試験後 

B-9 Co: 4.5 mmol/L 

  

NH4
+: 50 mmol/L 

Cl− :0.5 mmol/L 
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3.3.3.2 pH, イオン濃度および Co濃度の経時変化 

イオン濃度（NH4
+, Cl−, NO3

−）および Co 濃度の経時変化を図 3-11 に示した．また，pHの経時

変化を図 3-12 に示した．Cl−濃度は時間とともに低下した．Cl−初濃度が 0.5 mmol/L（B-9）, 5 mmol/L

（B-10）, 10 mmol/L（B-11）では，5 時間までに Cl−濃度が定量下限値未満になった．それより高

い Cl−濃度では，Cl−初濃度によらず Cl−濃度の低下速度はどれも良く似ており，NH4
+濃度の低下と

似た挙動を示した．Cl−濃度が 10 mmol/L（B-11）までは NH4
+濃度の低下速度は Cl−濃度が高くな

るほど速くなった．Cl−濃度がそれ以上では Cl−濃度によらずほぼ同じであった．特筆すべきは，

Cl−初濃度が NH4
+初濃度よりも著しく低い B-9 の試験液（[Cl−]0 = 0.5 mmol/L, [NH4

+]0 = 50 mmol/L）

であっても，NH4
+が減少したことである．ここまで述べてきた反応試験では，Cl−初濃度が NH4

+

初濃度と同じ（B-1~B-4）か，Cl−の方が過剰（B-5~B-7）もしくは Cl−が NH4
+よりも若干少ない（B-

8）試験液が用いられており，これらの試験液では NH4
+の減少は NH2Cl の生成で説明された．し

かし，このためには NH4
+と同程度量の Cl−が存在しなければならない．Cl−濃度が低い場合に進む

反応については後述する． 

NO3
−濃度の増加は B-1~B-8 の反応と同様に小さく，いずれの試験液においても生成する NO3

−量

はほぼ同じであった．Co 濃度は Cl−濃度が 0.5 mmol/L の B-9 においてやや減少したが，それ以上

の Cl−濃度では，反応中はほぼ一定であった．このことは試験液の外観に変化が見られなかったこ

とに一致した．pH はいずれの試験液においても 1 時間までにやや大きく低下した．Cl−濃度が 30 

mmol/L より高い試験液（B-12, B-2, B-13, B-14）では 1 時間以降の pH 変化がほとんど見られなか

ったのに対し，10 mmol/L 以下の試験液では 1 時間以降も徐々に pH が低下した．このことは Cl−

濃度が低い場合は，Cl−濃度の高い試験液中とは異なる反応が起きていることを示唆している． 
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（B-9）     （B-10） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（B-11）     （B-12） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3-11 試験液 B-2, B-9~B-14 のイオン濃度および Co 濃度の経時変化.  
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（B-2）     （B-13） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

（B-14） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 3-11 試験液 B-2, B-9~B-14 のイオン濃度および Co 濃度の経時変化. 

Cl−濃度:（B-9）0.5 mmol/L,（B-10）5 mmol/L,（B-11）10 mmol/L，（B-12）30 mmol/L,（B-2）50 mmol/L,

（B-13）80 mmol/L,（B-14）110 mmol/L 

白抜きは定量下限値未満であることを示す． 
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図 3-12 試験液 B-2, B-9~B-14 の pHの経時変化. 

 

3.3.3.3 Cl−濃度による反応挙動の変化 

NH4
+酸化反応の反応初速度（0~1時間）と Cl−初濃度の対数−対数プロットを図 3-13 に示した．

データのばらつきがやや大きいが，最も Cl−濃度が低い場合を除いて，基本的に NH4
+反応速度は

Cl−濃度に依存せず，ほぼ 0 次であった． 

反応 5 時間までに減少した NH4
+量に対する Cl−消費量の比を Cl−初濃度の対数（log10[Cl−]0）に

対してプロットした（図 3-14）．5 時間後に Cl−濃度が定量下限未満であった試験液については Cl−

が全て消費されたとした．Cl−初濃度が高くなるほど Cl−消費量の比は大きくなった．ただし，Cl−

が NH4
+に対して過剰に存在する試験液においても Δ[Cl−]/ Δ[NH4

+]はほぼ 1で頭打ちとなった．こ

のことは試験液中の Cl−濃度が高くてもNH2Clの塩素化によるNHCl2の生成よりも NH4
+の塩素化

が優先することを示唆している． 

 

 

図 3-13 Cl−初濃度と NH4
+酸化反応の反応初速度の対数−対数プロット. 
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図 3-14 Cl−濃度に対する NH4
+と Cl−の変化割合. 

 

 ここまでの結果から，Cl−濃度が 30 mmol/L程度以上の場合は，NH4
+酸化反応は先に述べたNH2Cl

の生成で説明できる．しかし，Cl−濃度がそれよりも低い試験液では消費された Cl−量に対する減

少した NH4
+量の比が 1 よりも著しく低いため，NH2Cl 生成以外の反応で NH4

+が酸化されている

と言える．しかし NH4
+酸化反応の反応速度は，極端に Cl−初濃度が低い場合を除いて Cl−濃度に依

存しない（図 3-13）．この Cl−濃度が低い試験液中で起きている反応をより詳細に調べた． 

はじめに，Cl−が存在しない試験液（(NH4)2SO4 + Co(NO3)2∙6H2O，NH4
+ 50 mmol/L, SO4

2− 25 mmol/L, 

Co 4.5 mmol/L, pH 4）にO3を吹き込んだ際の反応を調べた．試験中のイオン濃度，Co濃度，pHの

変化を図3-15に示した．この試験液においてもNH4
+濃度は若干低下したが，微量のCl−が存在する

場合と比べてNH4
+酸化速度は著しく遅かった．このNH4

+酸化はCo2+と反応したO3から生成する

ヒドロキシルラジカルによる酸化反応（式（9））に由来し，微量のCl−が存在する場合はこの反

応とは異なる反応が起きていると考えられる． 

Co2+ + O3 + H2O → Co(OH)2+ + O2 + OH· （9） 
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図 3-15 Cl−未添加条件での O3吹き込み時の経時変化. 

 

図3-11に示した反応試験では，Cl−濃度によらず標準的な分析手順に従い，採取した試験液を200

倍に希釈し，イオンクロマトグラフィーでCl−の濃度を分析した．この分析条件でのCl−濃度の定量

下限値は2.8 mmol/Lである．しかし，この分析条件では微量のCl−が試験液に残っているかどうか

が判別できない．そこで低濃度のCl−を定量するために，採取した試験液を希釈せずにイオンクロ

マトグラフィーで分析する分析手順で反応試験を行い，特に低濃度のCl−の挙動に注目した．また

Cl−濃度がどこまで低下するかを確認するために反応時間を10時間まで延長した．試験液はB-12

（NH4
+ 50 mmol/L, Cl− 10 mmol/L, Co 4.5 mmol/L）と同じものを用いた．結果を図3-16に示した．

Cl−濃度は，5時間において0.15 mmol/ Lであった．また7時間においても微量（0.07 mmol/L）であ

ったが検出された．反応開始から10時間を経過するとCl−濃度は定量下限値（0.01 mmol/L）以下に

なり定量できなくなった．Cl−濃度は反応時間とともに低下したが，3時間までと，それ以降でCl−

濃度の低下の様子が異なった．NH4
+濃度は7時間から10時間の間でほとんど変化しなかった．つま

り，NH4
+酸化反応は反応開始から7時間のところでほぼ停止したと言える．このタイミングは試験

液中からCl−が検出されなくなったタイミングと一致したことから，NH4
+酸化反応が進行するため

には微量であってもCl−が必要なことが強く示唆された． 
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図 3-16 試験液 B-12（O3の吹き込みと加熱: 10時間）のイオン濃度および Co 濃度の経時変化. 

白抜きは定量下限値未満であることを示す． 

 

 試験液を採取した時間帯（0~1 h, 1~2 h, 2~3 h, 3~4 h, 4~5 h, 5~7 h, 7~10 h）ごとに，NH4
+の減少量

とCl−消費量を求め，Δ[NH4
+]t/Δ[Cl−]tを図3-17に示した（これまで使ってきたΔ[Cl−]/Δ[NH4

+]とは分

母分子が逆になっているので注意されたい）．3時間までは，Δ[NH4
+]t/Δ[Cl−]tは1~2程度であったが，

4時間以降に急増し，7時間において最大のΔ[NH4
+]t/Δ[Cl−]t =36となった．この結果は，1 mmol/L以

上のCl−が存在している3時間までは，Cl−濃度が30 mmol/L以上存在する試験液で起きている反応と

同様にCl−とNH4
+が約1:1で消費され，主にNH2Clを生成する反応が起きていると考えられる．一方，

Cl−濃度が1 mmol/L以下となった5時間以降においてはΔ[NH4
+]t/Δ[Cl−]t から判断してNH2Cl生成と

は別の反応が起きていると考えるのが妥当であろう． 

 

 

図 3-17 反応時間ごとの Δ[NH4
+]t/Δ[Cl−]tの変化. 
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3.3.3.4 低 Cl−濃度条件下での NH4
+酸化反応 

 試験液中のCl−濃度がNH4
+濃度の1/10以下であってもNH4

+酸化反応は進行することから，この条

件下で起きている反応を考察する． 

先に述べたようにNH4
+酸化反応の進行には，たとえ低濃度であってもCl−が必要である．このこ

とから，いったん生成物もしくは中間生成物に取り込まれたCl−が放出される反応が関与しており，

その結果，見かけの上でCl−が消費されない反応サイクルが回っている可能性が考えられる．Cl−を

生成する反応として，式（10）と式（11）の反応が挙げられる． 

① NH2Cl がO3で酸化されNO3
−が生成する反応 

NH2Cl + 3O3 → NO3
− + 2H+ + Cl− + 3O2 （10） 

② NHCl2とNH2Clが反応してN2が生成する反応 

NHCl2 + NH2Cl → N2 + 3H+ + 3Cl− （11） 

式（10）の反応では既に生成したNH2ClがO3により酸化されNO3
−とCl−が生成する[7]．NH2Clは

イオンクロマトグラフィーで検出できないので，Cl−が全て消費された後もNH2Clが試験液に存在

している可能性がある． 

また，式（11）の反応ではNHCl2とNH2Clが反応してN2が生成する[8, 9]．この反応もクロラミン

に含まれているCl−を液中に放出する．NHCl2はNH2ClがHClOと反応して生成する化合物である． 

いずれの反応においてもNH2Clの分解によってCl−が再生され，このCl−が再びO3によって酸化さ

れHClOとなりNH4
+を酸化することでNH4

+の酸化が継続すると考えられる．NH2Clは分解しても

NH4
+を生成しないため，NH2Clが分解することでNH4

+濃度が上昇することはない． 

水中のHClOはCl−が存在するとCl2と平衡を形成する（式（12））．この反応によれば低pHの水溶

液中では平衡はCl2側にシフトする[10]． 

HClO + H+ + Cl− ⇄ Cl2 + H2O （12） 

Cl2は気相へ移行するため，結果的に試験液中のCl−濃度が低下する．最終的にNH2Clの濃度も低

くなり，NH4
+と反応するためのHClOが不足して反応が進行しなくなる． 

ここまでの議論を基に低Cl−濃度条件下でNH4
+酸化反応が継続する反応スキームを図3-18に提

案する． 

第2章で議論したように，試験液中に溶存しているCo2+はO3により酸化されCo(OH)2+となり，Cl−

と反応してHClOを生成する．このHClOはNH4
+と反応してNH2Clを生成する．さらにHClOはNH2Cl

と反応してNHCl2を生成する．試験液中のNH4
+とCl−はクロラミンを生成することで消費される．

しかし，NH2ClはO3およびNHCl2と反応してCl−が生成する．このCl−が再び酸化されることで，た

とえCl−濃度が低い場合でもNH4
+酸化反応が継続する． 

 

  



６６ 

 

 

図3-18 Cl−が低濃度条件下でのNH4
+酸化反応の反応スキーム. 
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3.4 結論 

 試験液中のNH4
+，Cl−，Co濃度をパラメータとして，Co2+存在下でのO3によるNH4

+酸化を実施し，

反応への影響を検討した．Co濃度を変化させた条件から，Coが4.5 mmol/L以上ではNH4
+反応速度

に対してはCo濃度の依存性は小さいことがわかった．Co濃度が1 mmol/Lではクロラミン生成では

なくOH·が関与したラジカル反応によるNO3
−生成反応の寄与が大きかった． 

 NH4
+初濃度を変化させた条件から，NH4

+反応速度はNH4
+濃度に影響されないことがわかった．

しかし，NH4
+初濃度が10 mmol/L以下の試験液ではCo化合物が沈殿した．このようにNH4

+初濃度

が低い条件ではCl−が酸化されて生成したHClOがNH4
+に対して過剰に存在し，Co2+を酸化する．そ

のためNH4
+酸化反応を進行させるためにはNH4

+濃度とCl−濃度を適切に保つ必要があることが示

された． 

 Cl−濃度を変化させた条件から，NH4
+反応速度に対してCl−濃度はほぼ依存せず0次であった．

NH4
+とCl−から生成したHClOが反応することにより生成するクロラミンはNH4

+に対して等量以上

のCl−が必要であるが，等量以下でもNH4
+酸化が進行することが確認された．これはNH2ClがNO3

−

やN2に分解する際にCl−が放出されることにより，見かけ上Cl−濃度の減少がない場合もNH4
+の酸

化が進むためと推測される．この反応により，低いCl−濃度でもNH4
+酸化が進むことから，Cl−の必

要量が少なく済み，腐食を考慮した設備の健全性に配慮した処理が可能となる． 
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Co3O4および MgO の反応促進作用 

 

  



７０ 

  



７１ 

4.1. 緒言 

第 2 章，第 3 章で検討した Co2+存在下での NH4
+のオゾン酸化では，Co2+は試験液に溶解した

状態で存在し，均一系触媒として機能する．金属処理に係る負荷は若干増すものの，原子力施設

から発生する廃液の処理において均一系触媒の使用は大きな問題ではない．一方，通常の排水処

理では，最終的に処理された排水は環境放出が想定されており，触媒成分による環境汚染を回避

するために，均一系触媒ではなく不均一系触媒（固体触媒）を使用することが望ましい． 

不均一系触媒を用いた NH4
+のオゾン酸化に対して，Ichiwawa らは 8 種類の金属酸化物（MOx, 

M = Co, Ni, re, Sn, Mn, Cu, Mg, Al）の触媒スクリーニングを，Cl–存在下，333 K で実施した[1]．

MgO を添加した場合に最高の NH4
+減少率が得られたが，望ましくない NO3

–への選択率が高く，

また，反応中に MgO の一部が溶解し，試験液の pH は 9 付近まで上昇した．MgO 存在下での試

験液の pH の上昇は，Liu ら[1]も報告している．MgO とは対照的に，Co3O4の NH4
+減少率は検討

した中で 3 番目であったが，Co3O4 は試験液に溶解せず，また気体の含窒素化合物への選択率が

85%と高い値を示した．Co3O4を添加した場合は，Cl–共存下でのみ NH4
+酸化反応が進行し，Cl–が

反応の進行に不可欠であった．Co3O4は複数回の再利用においても高い選択率を保つ[2]．しかし，

Co3O4の触媒作用に Cl–がどのように関与しているのか，また MgO と Co3O4で選択率が大きく異

なるのはなぜか，不明な点が残されていた． 

上記の Ichiwawa らの研究に着想を得て，MgO と Co3O4の複合酸化物 MgO-Co3O4を NH4
+のオ

ゾン酸化の不均一系触媒として検討した研究が報告された[3]．さらに Chen らは，Mg と Co の比

率を変えた MgO-Co3O4触媒による NH4
+のオゾン酸化を検討し，773 K で焼成した Mg/Co = 4/1の 

MgO-Co3O4 が NH4
+減少率と気体の含窒素生成物への選択率の両面で優れた特性を示すことを報

告した[4]．しかし，MgO-Co3O4においても，MgO と Co3O4それぞれの役割・機能はよく分かって

いない． 

上記背景のもと第 4 章では，Co3O4もしくは MgO を試験液に添加した NH4
+のオゾン酸化反応

の反応機構を明らかにし，両触媒で選択率が大きく異なる理由を議論した．Co3O4を添加した反応

では，試験液中の Cl–の挙動を詳細に追跡し，また予想された気体生成物であるクロラミンの同定

を試みた．一方，MgOを添加した反応では，反応中の pH 変化，Mg2+溶解量，反応挙動を詳細に

調べ，NH4
+酸化反応はラジカル反応で進行し，MgO は主に反応中の試験液の pH を高く保つため

の反応剤（反応物）として作用していることを明らかにした． 

 

4.2. 実験 

4.2.1. 試薬 

Mg(OH)2, Ca(OH)2, Co(NO3)2 6H2O, KOH, HNO3, (NH4)2SO4, NH4Cl, NaClO, NaCl およびアンモニ

ア水は，分析級を和光純薬から購入したものを使用した． 
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4.2.2. Co3O4 と MgO の調製 

酸化コバルト（Co3O4）は沈殿法で調製した[3]．Co(NO3)2 水溶液（1.0 mol/L）を攪拌しながら

アンモニア水（1.0 mol/L）を pHが 8.1で安定するまで少しずつ添加した．得られた懸濁液をその

まま室温で 10 分間攪拌した．生成した青緑色の沈殿を濾過分離し，蒸留水で洗浄した後，373 K

で 24時間乾燥した．この固体を乳鉢で粉砕し，空気中，773 Kで 4時間焼成した． 

酸化マグネシウム（MgO）は，Mg(OH)2を 773 Kで 5 時間焼成して調製した[3]．また，同様に

Ca(OH)2から酸化カルシウム（CaO）を調製した． 

 

4.2.3. キャラクタリゼーション 

粉末 X 線回折（XRD）パターンは，X 線回折装置（リガク，Miniflex）を用い，室温で測定し

た．X 線源には Cu Kα線（λ=0.154 nm, 30 wV, 15 mA）を用いた．比表面積は，Belsorp-mini装置

（日本 BEL株式会社）を用いて 77 Kで測定した N2吸着等温線から Brunauer-Emmett-Teller（BET）

式を使って算出した．測定前に試料を N2中，473 Kで 3 時間前処理した． 

 

4.2.4. アンモニウムイオン酸化試験 

図 4-1 に NH4
+酸化試験に用いた装置構成を示した．O3はオゾン発生装置（東急車輛製造，SO-

03UN-OX）を使って O2から発生させた．反応器は湯浴を使って加熱した．10 mmol/L NH4
+となる

ように NH4Cl または(NH4)2SO4を Milli-Q 水に溶解して試験液を調製した．試験液 100 ml を入れ

た反応器に 0.1 gの Co3O4または MgOを添加し，O2を吹き込み（100 ml/min）ながら試験液を攪

拌した．試験液が所定の温度（298 Kまたは 333 K）に達したところでオゾン発生装置を起動して

O3を発生させ，O3/O2混合ガス（O3として 1.88 mmol/L，流速 100 ml/min）を試験液に吹き込み反

応を開始した． 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 4-1 セミバッチ式反応器を用いた装置構成図. 

3 本のトラップには純水または KOH水溶液（pH 11）を入れた． 



７３ 

所定時間に試験液の一部をサンプリングし，イオンクロマトグラフ（東ソー株式会社製，IC-2001）

で NO3
–，NO2

–，NH4
+を定量した．陰イオン分析には，固定相に陰イオン交換樹脂（TSK gel Super 

IC-AZ，東ソー製）カラムを，移動相に NaHCO3（2.9 mmol/ L）と Na2CO3（3.1 mmol/L）の混合水

溶液を用いた．陽イオン分析には，固定相に陽イオン交換樹脂（TSK gel IC-Cation 1/2 HR，東ソー

製）カラムを，移動相にメタンスルホン酸溶液（2.2 mmol/L）と 18-crown-6（1.0 mmol/ L）の混合

水溶液を用いた．陽イオン分析に用いた移動相（溶離液）は強酸性であり，試験液中に存在する

アンモニア種（NH3もしくは NH4
+）は，すべて NH4

+として検出される．NO3
–の収率および NO3

–

への選択率は，それぞれ式（1）および式（2）により算出した． 

.ield of NO3
-
 = 

rormed NO3
–

Initial NH4
+  （1） 

Selectivity to NO3
-
 = 

rormed NO3
–

Consumed NH4
+ （2） 

気体生成物への選択率は 100%から NO3
–選択率を差し引いて求めた．NH4Cl試験液と(NH4)2SO4

試験液の pH はともに 5.5 程度であった．一部の実験では試験液に KOH 水溶液を添加して pH を

7 もしくは 9 に調整した．MgO存在下の実験において，試験液中のMg2+の濃度をイオンクロマト

グラフィーで定量した． 

試験液中の ClOx
–は Dionex IonPac AS16 RrICのカラムを備えたイオンクロマトグラフ（Thermo 

Scientific, Dionex ICS-900）で定量した．移動相には NaOH水溶液（35 mmol/ L）を用いた． 

試験液中の全塩素は誘導結合プラズマ質量分析計（ICP-MS，アジレント・テクノロジー製，8800 

ICP-QQQ）を用いて定量した．ガスクロマトグラフ質量分析（GC-MS）は，キャピラリーカラム

（SH-Rxi-5 Sil MS，30 m × 0.25 mm × 0.25 μm，島津製作所製）を備えた GCMS-QP2010 SE （島津

製作所製）を用いて実施した．分析対象物のイオン化は，電子衝突イオン化法（EI 法）で行った． 

 

4.2.5. NH4
+と ClO–との反応実験 

O3を供給せずに NH4
+と ClO–を反応させる実験を行った．反応は，O3/O2に代えて O2を反応器

に供給したことと，試験液の組成が異なることを除いて NH4
+酸化試験と同様に行った．試験液は

NH4Cl 試験液に NaClO を加えて調製した．試験液の NH4
+濃度，ClO–濃度はそれぞれ 10 mmol/L，

20 mmol/L であり，pH は希硝酸を使って 5.5に調整した． 

 

4.3. 結果と考察 

4.3.1. Co3O4 と MgO の物性 

調製した Co3O4と MgO の XRD パターンを図 4-2 に示した．Co3O4にはスピネル型 Co3O4の典

型的な回折線が 2θ = 19.08, 31.32, 36.90, 38,68, 44.82, 55.82, 59.34, 65.26, 77.42°に観察され，それぞ

れ（111）,（220）,（311）,（222）,（400）,（422）,（511）,（440）,（533）に対応する．MgO は 
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図 4-2 Co3O4とMgO の XRD パターン. 

 

2θ = 36.91, 42.88, 62.27, 74.65, 78.58°にシャープな回折線を与え，それらは立方晶 MgOの（111）,

（200）,（220）,（311）,（222）に帰属された．Co3O4の 36.90°と MgO の 42.88°の回折線にシェラ

ーの式を適用して算出した結晶子の大きさは，それぞれ 26 nm，36 nmであった．Co3O4と MgOの

BET 比表面積は，それぞれ 12 m2/g，252 m2/gであった． 

 

4.3.2. NH4
+酸化反応への Cl–の関与 

図 4-3 は，Co3O4および MgO 存在下もしくは無触媒下で NH4Cl 試験液および(NH4)2SO4試験液

に O3を 6 時間吹き込んだときの NH4
＋転化率と選択率を示したものである．無触媒下において，

NH4Cl試験液では少量の NH4
+が減少したのみであり，(NH4)2SO4試験液では NH4

+は全く減少しな

かった．Co3O4存在下では，NH4Cl試験液でのみ NH4
+は酸化され，約 83%の選択率で気体生成物

が生成した．このことから，Co2+存在下での反応と同様に，NH4
+酸化反応への Cl–の関与が強く示

唆された． 

反応への Cl–の関与を詳細に調べるために，(NH4)2SO4試験液に NaCl を添加し，Cl–濃度と NH4
+

転化率および選択率の関係を調べた（図 4-4）．Cl–濃度が増加するにつれて，NH4
+転化率が上昇し

た．10 mmol/L Cl–における気体生成物への選択率は NH4Cl試験液を用いた反応とほぼ同じであっ

た．したがって，Cl–が Co3O4上での NH4
+酸化反応に重要な役割を果たすと結論した． 

Co3O4上での反応とは対照的に，MgO 存在下では NH4Cl 試験液と(NH4)2SO4試験液の反応結果

にほとんど差が見られなかった．MgO 存在下では 6 時間後にほぼ全ての NH4
+が酸化され，NO3

–

が主生成物であった．これらの結果は，Cl–は MgO 存在下での反応に関与していないことを示し

ている．このように，Co3O4と MgOの反応挙動に大きな違いがあることは，それぞれで反応機構

が異なっていることを強く示唆する． 
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図 4-3 Co3O4またはMgO存在下での NH4Cl試験液および(NH4)2SO4試験液の酸化試験による 

NH4
＋の転化率および選択率. 

Sol（Cl） と Sol（SO4） はそれぞれ NH4Cl試験液と(NH4)2SO4試験液を表す． 

反応条件：Co3O4またはMgO 0.1 g  10 mmol/L NH4
+試験液 100 mL  O3/O2ガスの流速 100 mL/min 

ガス中の O3濃度 0.7 vol%  反応温度 333 K  反応時間 6 h． 
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図 4-4 Co3O4存在下での酸化試験による(NH4)2SO4試験液中の Cl–濃度の影響.  

(NH4)2SO4試験液に NaCl を添加して試験液を調製した．Sol（SO4）は (NH4)2SO4試験液を表す．

反応条件：Co3O4 0.1 g  10 mmol/ L NH4
+試験液 100 mL  O3/O2 ガスの流速 100 mL/min  O3濃度 0.7 

vol%  反応温度 333 K  反応時間 6 h． 

 

4.3.3. Co3O4 存在下での反応メカニズム 

4.3.3.1. Cl–の挙動 

4.3.2 で述べたように，Co3O4上での NH4
+酸化反応には Cl–が不可欠であった．Cl–が反応にどの

ように関与しているかについての知見を得るために，Co3O4 存在下で反応を行った際の NH4Cl 試

験液中の Cl–濃度の経時変化を調べた（図 4-5）．Cl–濃度は反応時間と共に低下し，6 時間後では

Cl–は 85%以上が減少した． 
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図 4-5 Co3O4存在下での NH4Cl 試験液中の酸化試験による試験液中の NH4
+と Cl–濃度の経時変化. 

NH4
+（□），Cl–（●）．反応条件：Co3O4 0.1 g  10 mmol/ L NH4Cl 100 mL  O3/O2 ガスの流速 100 

mL/min  O3濃度 0.7 vol%  反応温度 333 K． 

 

Cl–が減少する理由として，Cl–が O3により酸化されて Cl2が生成し（式（3）, （4）），それが O3/O2

ガスに乗って反応器外に出て行った可能性がある． 

2Cl– + O3 + 2H+ → Cl2 + O2 + H2O （3） 

2Cl– + O3 + H2O → Cl2 + O2 + 2OH– （4） 

Cl2の生成を確認するため，NH4Cl試験液を用いて Co3O4存在下で反応を行い，反応器の出口ガス

を反応器出口の 3 本の水トラップに吸収させた．Cl2 は水と反応して Cl–と ClO–を生成するので

（式（5）），Cl2が生成していれば Cl–とともに ClO–が水トラップに検出されるはずである． 

Cl2 + H2O → Cl– + ClO– + 2H+ （5） 

しかし，実際には Cl–, ClO–ともに水トラップで検出されなかった．さらに NH4Cl 試験液に代えて

NaCl 水溶液を反応溶液として同様の実験を行ったが，この場合も水トラップに Cl–や ClO–は確認

されなかった．そのため，Cl–の減少の理由は Cl2の生成ではないと結論した． 

Cl–が減少した理由として考えられる別の可能性は，Cl–が O3と反応して ClOx
–（x = 1-4）が生成

することある．これを確認するために，NH4Cl 試験液を用いて Co3O4 存在下で反応を行い，試験

液中に ClOx
–が生成しているかイオンクロマトグラフィーで確認した．イオンクロマトグラフィー

分析では，カラム内で ClO3
–が ClO–に還元されるため，ClO–と ClO3

–が分析液中に共存している場

合は各々を定量できない．そのため，本研究では ClO–と ClO3
–を合わせた合計量として定量した．

しかし，検出された ClO–と ClO3
–を合わせた合計量は，反応 6時間において，消費された Cl–の 5%

以下であった．したがって，ClO–や ClO3
–の生成は，反応中に NH4Cl試験液中から Cl–が減少した

主な理由ではないことが確認された．なお，反応時間によらず ClO2
–と ClO4

–は全く検出されなか
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4.3.3.2. クロラミンの生成 

Co2+存在下での NH4
+酸化反応と同じく，クロラミンの生成によって Cl–濃度が減少したと考え

られる．Co3O4存在下でNaCl水溶液にO3を吹き込んでCl–の減少速度を調べたところ 0.087 mmol/h

であり，この速度は NH4Cl 試験液を反応溶液とした場合の Cl–消費速度（0.92 mmol/h）の約 1/10

であった．このことは，Cl–が消費される反応に NH4
+が関与しており，イオンクロマトグラフィー

で検出されないクロラミンが生成していることが強く示唆された． 

クロラミンを含む非イオン性含塩素化合物の生成を確認するため，NH4Cl 試験液を反応溶液と

して Co3O4存在下で反応させた試験液の全塩素濃度を ICP-MSで定量した．その結果，3 時間後の

試験液の全塩素濃度は 9.5 mmol/L であった．一方，イオンクロマトグラフィーで分析した同試験

液の Cl–濃度は 7.0 mmol/L（図 4-5）であった．全塩素濃度が Cl–濃度よりも高いことは，試験液が

非イオン性含塩素化合物を含んでいることを支持する． 

第 2 章でも議論したように，低 pH の試験液中では，無触媒反応で NH4
+と HClO が反応して

NH2Clが生成する（式（6））． 

NH4
+ + HClO → NH2Cl + H3O+ （6） 

NH2Cl は強塩基溶液中で容易に分解し，Cl–を生じる[5]．そこで，採取した試験液に KOH 水溶液

を加えて pHを 11 に上昇させ，Cl–を定量した．溶液中にクロラミンが存在するのであれば，試験

液の pH を 11 にするとその中に含まれる Cl–の濃度が上昇するはずである．さらに，強塩基性水

溶液（pH 11, KOH水溶液に MgO を添加したもの）をトラップ液として，反応器出口ガスをそこ

に吸収させ，トラップ液の Cl–をイオンクロマトグラフィーで定量した．なお，トラップ瓶は直列

に 3 本設置しており，3 本目のトラップには何も検出されなかった．図 4-6は，pH を 11に上昇し

た後の試験液の Cl–濃度およびトラップ液の Cl–濃度の経時変化を示したものである．トラップ液

の Cl–濃度は 3 本のトラップの Cl–量を合算し，試験液の濃度と比較できるよう換算した値を図に

示した．pHを 11 に上げると，試験液の Cl–濃度は上昇し，特に 3 時間でその増加の程度が最大に

なった．これは試験液にクロラミンが生成していることを強く示唆する．pH 上昇前後での Cl–濃

度の差から推定したクロラミンとして存在する塩素量は，反応 3時間において 2.5 mmol/ Lであっ

た．試験液の NH4
+がほぼ全て消費された 6 時間後（図 4-5）では，pHを上昇させても試験液の Cl–

濃度はほとんど変わらなかった．このことは，この時間では生成したクロラミンが反応器の外に

出て行ったと考えられる．ただし，式（7）で計算される反応 6 時間における塩素の物質収支は約

85%であり，強塩基溶液のトラップでは捕捉できなかった含塩素化合物の存在が示唆された． 

Chlorine balance（%）=
[Cl

–
]
reaction solution after pH increase

+ [Cl
–
]
trap 

[Cl
–
]
0

× 100 （7） 
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図 4-6 Co3O4存在下での NH4Cl試験液の Cl–濃度の経時変化.  

試験液（●），pH 11 に増加後（〇），トラップ液（□）．反応条件：Co3O4 0.1 g  10 mmol/ L NH4Cl 

100 mL  O3/O2 ガスの流速 100 mL/min  O3濃度 0.7 vol%  反応温度 333 K．時間ごとにサンプリン

グした試験液に KOH 水溶液を加えて試験液の pH を 11 にした．トラップ液は MgO を添加した

KOH 水溶液を用いた． 

 

次に，GC-MS を用いたクロラミンの直接検出を試みた．3 時間後の試験液を直接 GC-MS で分

析してみたが，クロラミンは検出されなかった．クロラミンが検出されなかったのは試験液に含

まれるクロラミンの濃度が GC-MS の検出下限以下であったためと考えた．そこで，ヘッドスペー

ス GC-MS 法による分析を検討した．溶液を入れたバイアル容器の気相部分はヘッドスペースと

呼ばれ，溶液からヘッドスペースに揮発成分を移行させることで，揮発成分をヘッドスペースに

濃縮することができる．ヘッドスペースに濃縮した揮発成分を GC-MS で分析する方法はヘッド

スペース GC-MS 法と呼ばれ，低濃度の揮発成分の分析に適している[6]．本研究の分析対象であ

るクロラミンは分析用の標準溶液が存在せず，定量分析を行うための検量線が作成できない．そ

のためここでは定性分析のみ行った．図 4-6 に示した実験結果によれば，反応 3 時間において試

験液のクロラミン濃度が最も高いはずである．そこで，反応 3 時間の試験液をヘッドスペース GC-

MS 法で分析してみたが，ガスクロマトグラムにはクロラミンに由来するピークは検出されなか

った． 

そこで，反応中に試験液から気相に逃げ出したクロラミンを水に捕集し，その溶液を GC-MSで

分析することにした．Co3O4 存在下の NH4Cl 試験液の反応で発生するクロラミンを，反応器出口

に設置した水トラップに 6 時間吸収させ，得られたトラップ液をヘッドスペース GC-MS 法で分

析した．図 4-7（a）は，ヘッドスペース GC-MS 法で得られたトラップ液のクロマトグラムであ

る．クロマトグラムの 1.1 min にある大きなピークは，空気によるものである． 
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図 4-7 トラップ液のヘッドスペース GC-MS 分析結果（Co3O4存在下の NH4Cl 試験液の O3吹き

込み）. 

トラップ溶液は 273K で冷却した．（a）トータルイオンクロマトグラム，（b）2.4 分のピークのマ

ススペクトル． 反応条件は図 4-6 と同じであるが，トラップ液として，MgO の粉末を含む KOH 

水溶液の代わりに純水を使用した． 

 

クロマトグラムには 2.4 min に大きなピークがあり，1.4 minと 1.6 min に非常に小さなピークが観

察された．2.4 minのマススペクトルの親ピークは m/z = 119と 121 であり（図 4-7（b）），それぞ

れ N35Cl35 Cl35Clと N35Cl35Cl37Clの分子イオンに対応した．N35Cl37Cl37Clと N37Cl37Cl37Clの相対強

度はそれぞれ 0.07と 0.02と小さく，それらのフラグメントイオンに対応する m/z = 123と 125 の

ピークは観察されなかった．分子イオンピークの他に m/z = 84, 86, 88（NCl2+）と m/z = 49, 51（NCl+）

にフラグメントイオンピークが適切な強度比で観測された．以上より，NCl3の生成を確認するこ

とに成功した．クロマトグラムの 1.4 minと 1.6 min の小さなピークは NH2Clと NHCl2であると思

われたが，強度が低いためマススペクトルによる同定はできなかった． 

 

4.3.3.3. クロラミン選択率の評価 

 既報では生成物としてNO3
–のみが検出されており，それ以外の生成物は気体生成物のN2やN2O

であると推定されている[3]．しかし実際には，4.3.3.2 で示したようにクロラミンの生成が確認さ

れており，気体生成物としてクロラミンも考慮して選択率を再評価する必要がある．そこで Co3O4

存在下における NH4Cl試験液での反応について，クロラミンの生成を考慮して選択率を再評価し

た．この条件での 6時間後の NH4
+転化率は 97%であり，NO3

–への選択率は 17%であった．このと

きのトラップ液（5.8 mmol /L）で検出された Cl–濃度とクロラミンの分解によって試験液に生じた

Cl–濃度（1.9 mmol/L）の合計は 7.7 mmol/Lであった．この Cl–が全て NCl3に由来する仮定すると

その選択率は 26%と計算された．したがって，100%から NO3
–への選択率（17%）と NCl3への選
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択率（26%）を差し引いた 57%が，クロラミン以外の気体生成物（N2, N2O, NO, NO2）への選択率

である．一方，生成したクロラミンのすべてが NH2Clであった場合にはその選択率は 79％と計算

され，クロラミン以外の気体生成物への選択率は 4％となる．正確に選択率を評価するためには，

クロラミンの定量が必要であり，これは今後の課題である． 

 

4.3.3.4. Co3O4 上での反応機構の推定 

上述のように，Cl–が O3 と反応して ClO–が生成し，ClO–は NH4
+と反応して NH2Cl が生じる．

NH2Cl はさらに反応して最終的に NCl3が生成すると考えられる．図 4-3 が示すように，Co3O4が

NH4
+酸化反応を促進していることは明らかである．この Co3O4による反応促進効果が発現する理

由として，Co3O4が（i）ClO–の生成を促進した，（ii）NH4
+と ClO–の反応を促進した，の 2つが考

えられる． 

（i）を検討するため，NaCl 水溶液に O3を吹き込んだ際の ClO–の濃度変化を確認した．図 4-8

に示したとおり，Cl–と O3の反応による ClO–の生成は Co3O4の存在によってむしろ抑制されたた

め，（i）では Co3O4による反応促進効果を説明できない． 

（ii）の可能性を検討するため，O3を試験液に吹き込まずに（ただし，O2は吹き込んだ），NH4
+

と ClO–の反応を Co3O4の存在下と非存在下で実施した（図 4-9）．Co3O4存在下での NH4
+の転化率

は，非存在下での転化率よりもはるかに高い値を示した．さらにこのとき，試験液およびトラッ

プ液中にクロラミンが生成していることを確認した（図 4-6と同様の方法で確認した）．以上より，

Co3O4は NH4
+と ClO–の反応を促進すると結論づけた． 

 

 

図 4-8 Cl–と O3の吹き込みによる ClO–濃度の変化． 

Co3O4存在下（○），非存在下（●）．反応条件：Co3O4 0.1 g  10 mmol/L NaCl 100 mL  O3/O2 流量 100 

mL/min  O3濃度 0.7 vol%  反応温度 333 K.  
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図 4-9 O3なしで NH4
+と ClO–の反応を行った場合の NH4

+転化率の時間変化.  

Co3O4存在下（●），非存在下（○）．反応条件： Co3O4 0.1 g  10 mmol/L NH4
+, 20 mmol/L ClO– 100 mL  

O2 流量 100 mL/min  反応温度 333 K． 

 

以上をもとに，Co3O4 上での反応経路を図 4-10 のように提案する．第一段階では，Cl–が O3に

より無触媒的に酸化され ClO–が生成する．Co3O4はこの反応を阻害する．生成した ClO–は Co3O4

上で NH4
+と反応し，NO3

–，クロラミンなどの気体化合物を生成する． 

この Co3O4の触媒作用機構は，前章までに提案した Co2+の触媒作用機構とは大きく異なる．Co2+

は溶液中に存在するため Co2+と Co3+の間の酸化還元が容易に進行する．一方，Co3O4は Co2+と Co3+

を 1:2 で含む酸化物であり Co2+を含んでいるが，表面 Co2+の Co3+への酸化は容易には起こらず，

そのため均一系触媒としての Co種とは異なる触媒作用を示すと考えた．ただし，いずれにおいて

も結果的にはクロラミンの生成を促進することは同じであった． 

 

 

図 4-10 Cl–共存下における Co3O4触媒上での O3による NH4
+酸化の反応経路. 
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4.3.4. MgO 存在下での反応メカニズム 

4.3.4.1. NH4
+の酸化試験における MgO の役割 

図 4-11 に MgO を添加した NH4Cl 試験液および(NH4)2SO4試験液に O3を吹き込んだ際の NH4
+, 

Cl–, SO4
2–濃度の経時変化を示した．Co3O4添加の場合とは異なり，MgO添加では試験液によらず

NH4
+濃度が減少した．また，NH4Cl 試験液では Cl–が減少せず，Cl–の有無は転化率と選択率に影

響しなかった．そのため MgO 添加での反応は，Co3O4 とは反応機構が異なることが示唆された． 

Co3O4とMgOの大きな違いは反応中の試験液への溶解であった．難溶性の Co3O4とは対照的に，

MgO は反応中，(NH4)2SO4試験液にその一部が溶解し，6 時間後にはその約 40％が溶解した．ま

た，O3を吹き込む前の試験液に MgO を添加するだけで試験液の pH は 5.5 から 9 程度に上昇し，

反応中もその pHが維持された．この pH上昇は，式（8）の反応によるものと考えられる． 

MgO（s）+ H2O ⇄ Mg2+ + 2OH– （8） 

本研究の実験では試験液に添加している MgO の量は多く，式（8）にもとづけば pHが 5.5 から

9 に上昇するために必要な MgO の量は添加したMgOの 0.1% 以下である．実際の MgOの溶解量

（約 40%）と矛盾しているが，この点が後ほど改めて議論する．LiuらもMgO添加による溶液の

pH上昇について同様の機構を提唱している[1]．MgO を添加しただけで素早く pH が上昇し，反

応中もほぼ一定に保たれていることから，MgO を添加した試験液では反応中は式（8）の反応が

平衡状態にあると思われる． 

 

 

図 4-11 MgO 存在下での NH4Cl 試験液と(NH4)2SO4試験液における NH4
+および陰イオン濃度の時

間変化.  

NH4
+濃度（NH4Cl試験液）（●）, Cl–濃度（NH4Cl試験液）（▲）, NH4

+濃度（(NH4)2SO4試験液）（□）, 

SO4
2–濃度（(NH4)2SO4試験液）（◇）．反応条件は図 4-3の実験と同じ． 
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NH4
+酸化反応に対する pH の影響を知るために，MgO を添加していない pH 9 の試験液を使っ

て反応を実施した．NH3の塩基解離定数は Kb（= [NH4
+][OH–]/[NH3]）= 10–4.8なので，MgOを添加

した試験液中ではアンモニア種（NH3 もしくは NH4
+のことを指す）の一部は NH3 として存在す

る．図 4-12に示すように，1 時間で 16%のアンモニア種が酸化され，同時に酸化されたアンモニ

ア種にほぼ相当する量の NO3
–が生成した．しかし，反応開始から 1時間で反応はほぼ完全に停止

した．NH3が O3によって酸化され NO3
–が生成すると，電荷バランスをとるために H+が生じる（式

（9））． 

NH3 + 4O3 → NO3
– + H2O + H+ + 4O2 （9） 

実際，図 4-12 の反応においても pH は低下し，試験液は弱塩基性（pH 9）から中性～弱酸性（pH 

4.5）に変化した． 

図 4-12 の反応において，反応が停止したのは pH が低下したためであると考え，このことを確

認するために，試験液をサンプリングするタイミングで試験液の pH を 9 に戻す操作を繰り返し

行いながら反応を行った（図 4-13）．このように反応を行った場合は，アンモニア種は継続して減

少した．これらの結果から，弱塩基性の試験液中では，アンモニア種はMgO が添加されていなく

ても O3によって主に NO3
–へと酸化されることが確認できた． 

 

 

 

図 4-12 MgO を添加せずに行った(NH4)2SO4試験液に O3を吹き込んだ際の反応挙動と pH変化.  

アンモニア種の濃度（○），NO3
–濃度（●），pH（△）．反応条件：10 mmol/L NH4

+ 100 mL  初期 pH 

9.0  O3/O2 流量 100 mL/min  O3濃度 0.7 vol% 反応温度 333 K． 
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 式（9）によれば，減少した NH3と同量の NO3
–が生成するはずである．しかし，図 4-13 から分

かるように，NH3の減少量よりも NO3
–の増加量の方が少なかった．また，トラップ液への NH3の

移行もほとんど見られなかった．試験装置をよく観察したところ，反応後には反応器後段の配管

やトラップ出口に白色の粉末が付着していた．これを採取し，水に溶解してイオンクロマトグラ

フィーで分析したところ，等量の NH4
+と NO3

–が検出された．ことから，この白色粉末は NH4NO3

であると考えた．MgO 存在下では，試験液の pHは約 9 に保たれていることから，試験液に O3を

吹き込むことでアンモニア種の一部は NH3となって気相に移行し，その一部が O3によって HNO3

へと酸化され，この HNO3が未反応の NH3と反応して NH4NO3が生成したと考えた[7, 8]．このよ

うにして NH4NO3が生成することが，NH3の減少量よりも NO3
–の増加量の方が少なかった理由で

あると考えた． 

先にも述べたように，試験液の pH を 9 付近にするために必要な MgO は，試験液に添加された

MgOの 0.1％以下で十分である．しかし，実際に反応を行うとそれよりも多い MgOが試験液に溶

解した（6 時間で約 40%の MgO が溶解した）．これは式（9）以外の反応によって MgO が溶解し

ていることを示唆する． 

 

 

図 4-13 MgO 非存在下の(NH4)2SO4試験液の酸化試験中に pH 調整を行った際の経時変化. 

試験液の pH はサンプリングする際に KOH 水溶液を添加して 9.0 に繰り返し調整した．アンモニ

ア態窒素濃度（○），NO3
–濃度（●），pH（△）．反応条件：10 mmol/L NH4

+ 100 mL  初期 pH 9.0  O3/O2 

流量 100 mL/min  O3濃度 0.7 vol%  反応温度 333 K． 
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この反応に関する知見を得るために，アンモニア種の初期濃度が異なる試験液を使って，消費

されたアンモニア種の量とそのときに溶解した MgO の量（ここでは Mg2+溶出量と言う）の関係

を調べた．結果を図 4-14に示す．注目すべきは，アンモニア種の減少量と Mg2+溶出量の間には正

の相関性が見られ，その相関係数はほぼ 1 であった．つまり，1 分子のアンモニア種が消費される

と 1 つの Mg2+が MgOから生じる． 

NH3が O3と反応し NO3
–へと酸化される反応は式（9）で示される．MgO を添加した反応では，

反応中の試験液の pH は 9 付近に保たれるため，式（9）の反応で生じた H+は式（8）の反応で生

じた OH–と反応する．その結果，反応の進行に伴って MgO の溶解が進む．また，試験液は NH4
+

塩から調製されているので，そのことも考慮して式（8）と式（9）を合わせると，アンモニア種の

酸化反応は式（10）で示される． 

NH4
+ + 4O3 + MgO →NO3

– + Mg2+ + 8O2 + 2H2O （10） 

この式が示すように，酸化された NH4
+と同量の Mg2+が試験液に溶出する．つまり，MgO は触

媒ではなく NH3を O3酸化するための反応物となっている． 

同じくアルカリ土類金属酸化物である CaO も，MgO と同じように作用する．試験液に CaO を

添加すると，直ちに pH が上昇した（pH 11 前後）．アンモニア種の O3酸化は CaO を添加しても

進行し，アンモニア種の酸化速度は MgO 添加の場合よりも約 1.5 倍速くなった．CaO でも MgO

と同じ挙動を示したことは上記の反応機構を支持する． 

 

図 4-14 MgO 存在下でのアンモニア態窒素の酸化とMg2+の溶解量の関係. 

アンモニア態窒素初期濃度:（●）1 mmol/L,（△）5 mmol/L,（■）10 mmol/L,（◇）20 mmol/L．異な

る反応時間のデータがまとめてプロットされている．反応条件：MgO 0.1g  試験液 100 mL  O3/O2 

流量 100 mL/min  反応温度 333 K． 
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4.3.4.2. MgO 存在下での反応経路 

MgOを添加した(NH4)2SO4試験液に，tert-ブチルアルコール（TBA, 100 mmol/L）を添加した場

合と添加していない場合について，反応挙動を比較した（図 4-15）．TBA はラジカル捕捉剤とし

て働くことから，TBA を添加すると溶液中のラジカル濃度が減少する[9]．そのため，ラジカル反

応であれば TBA を添加するとアンモニア種の減少率が低下するはずである． 

図 4-15 に示したように，TBA を添加するとアンモニア種の酸化反応が抑制され，また Mg2+の

溶出量も減少したことから，アンモニア種の酸化にはラジカル反応が関与していることがわかる． 

これまでに述べた結果と，pH 9 以上では OH–と O3の反応により OH–ラジカルが生成されるこ

と[10]から，MgO 存在下での反応経路を図 4-16のように提案する．固体の MgOは H2Oと反応し

て Mg2+と OH–を生成する．この反応は迅速に進行して平衡状態になっており，試験液の pH は弱

塩基性に保たれる．OH–は O3 と反応して OH·を生じ，水中のアンモニア種は OH·によって主に

NO3
–へと酸化される．アンモニア種の酸化に伴って生成した H+は中和され，これにより MgO は

さらに溶解する．そのため，試験液には消費されたアンモニア種と同量のMg2+が溶解する． 

 

 

 

図 4-15 MgO 存在下でのアンモニア態窒素の減少率と MgO 溶解量に関する TBA の影響. 

（●）TBA非存在下，（□）TBA存在下．反応条件：MgO 0.1g  NH4
+ 10 mmol/L, TBA 100 mmol/L  試

験液 100 mL  O3/O2 流量 100 mL/min  反応温度 333 K． 
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図 4-16 MgO存在下のアンモニア種の O3酸化の反応経路. 
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4.4. 結論 

本研究では，Co3O4または MgO の存在下でのアンモニア態窒素のオゾン酸化の反応機構を検討

した．Co3O4上での反応では，溶液中の Cl–が必須であり，気体生成物としてトリクロラミン（NCl3）

を主とするクロラミン（NH3-xClx）が生成された．クロラミンの中でトリクロラミンのみが生成し

た場合，NO3
–，クロラミンおよび他の気体生成物（N2，N2O，NOx）に対する選択率は 17，26，

57％と推定された．Cl–と O3の無触媒反応により生成した ClO–は NH4
+の酸化剤として働き，Co3O4

は NH4
+と ClO–との反応を促進した． 

Co3O4 存在下での反応とは異なり，MgO 添加したときの反応には Cl–は関与しなかった．MgO

存在下では，MgO は H2O と反応して OH–を生じ，この反応は平衡状態にあるため，試験液の pH

は 9 程度に保たれた（MgO（s）+ H2O ⇄ Mg2+ + 2OH–）．アンモニア種（NH3もしくは NH4
+）は，

弱塩基性溶液中で OH–と O3 が反応して生成した OH·とのラジカル反応によって酸化され，主に

NO3
–を生成した．アンモニア種の酸化で生成したプロトン（NH4

+ + 4O3 → NO3
– + H2O + 2H+ + 4O2）

は OH–で中和されて試験液の pH は反応中は約 9 に維持された．その結果，アンモニア種の消費

量とほぼ同量の Mg2+が試験液に溶出した．MgO は触媒ではなくアンモニア種をオゾン酸化する

ための反応剤であった． 
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本研究では，原子力施設から発生する廃液を安全に処理することを目的に，廃液中に含まれる

NH4
+の温和な酸化処理方法として触媒存在下での O3による NH4

+酸化に注目し，均一系触媒とし

て Co2+，不均一系触媒として Co3O4およびMgO の反応条件を探査し反応機構を推定した． 

 

 第 2章では，Co2+を均一系触媒として用い，pHと試験液中の Cl−の有無をパラメータとして Co2+

存在下での O3 による NH4
+酸化を検討した．NH4

+酸化反応の反応挙動は試験溶液の pH に大きく

影響された．pH 12では，Co2+ と Cl−が無い場合でも高い NH4
+転化率が得られ，NH4

+は主に NO3
−

へと酸化された．一方，酸性から弱塩基性の試験液（pH 1~8）では，Co2+と Cl−が共在することで

NH4
+の減少率が著しく向上し，特に pH 4~8 で顕著であった．試験液中に Cl−が存在することで

Co2+が CoO(OH)となって沈殿することが大きく抑制された．Co2+と Cl−が共存した試験液では， 

Co2+は均一系触媒として Cl−が O3によって酸化され HClO を生成する反応を触媒し，NH4
+は生成

した HClOと反応してクロラミンへと酸化されたと結論した．  

 

第3章では，Co2+存在下でのO3によるNH4
+酸化を幅広い濃度条件で実施し，各成分濃度の反応へ

の影響を調べた．NH4
+反応速度に対するCo濃度の依存性は小さかった．NH4

+濃度はNH4
+反応速度

にほとんど影響を与えないが，NH4
+濃度が低い条件ではCl−が酸化されて生成したHClOがCo2+を

酸化してCo化合物の沈殿が生成した．Cl−濃度はNH4
+酸化反応に大きな影響を及ぼした．NH4

+に対

して等量以上のCl−が存在する場合はNH4
+は主にクロラミンと分析された．NH4

+に対してCl−が等

量以下であってもNH4
+酸化が進行することが確認され，NH2ClがNO3

−やN2に酸化する際にCl−が放

出されるため，見かけ上Cl−が消費されずにNH4
+が酸化されたと結論した．  

 

第 4 章では，Co3O4または MgO の存在下でのアンモニア態窒素のオゾン酸化の反応機構を検討

した．Co3O4存在下の反応では，溶液中の Cl–が必須であり，結果トリクロラミン（NCl3）を主と

するクロラミンが生成された．Cl–と O3の無触媒反応により生成した ClO–は NH4
+の酸化剤として

働き，Co3O4は NH4
+と ClO–との反応を促進したと推定した． 

Co3O4存在下での反応とは異なり，MgO 存在下での反応に Cl–は関与しなかった．MgO 存在下

では，MgOは H2Oと反応して OH–を生じ，この反応は平衡状態にあるため，試験液の pH は 9 程

度に保たれた．アンモニア種（NH3もしくは NH4
+）は，弱塩基性溶液中で OH–と O3 が反応して

生成した OH·とのラジカル反応によって酸化され，主に NO3
–を生成した．つまり，MgO は触媒で

はなくアンモニア種をオゾン酸化するための反応剤であることが分かった． 

 

 以上より，均一系触媒の Co2+と不均一系触媒の Co3O4はどちらも水溶液中の NH4
+を酸化するた

めには Cl–が必要であることが示され，均一系触媒と不均一系触媒で異なる反応機構を提案した．
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廃液処理への均一系触媒の適用はこれまでほとんど検討されておらず，本研究で得られた知見は

NH4
+含有廃液処理の選択肢を広げ，原子力施設で生じる課題の解決に貢献することが期待される． 
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