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5.1. はじめに  

福島第⼀原発事故の影響を受けた地域の約 70％は森林に覆われている（図 5.1）

[5.1]。福島県の森林は、約 34 万 ha の⼈⼯林と約 58 万 ha の天然林・半天然林で構

成されている[5.2]。  

 

 
図 5.1. 福島第⼀原発周辺の森林の分布[5.3]。緑は森林地帯を⽰し、⿊い線は福島県の県境を⽰す 

  

⽇本の森林は、樹⽊の種の多様性に富んでいる。本章では、森林に広く分布する種
の ⼀般名を 学名（ラテ ン 語 ）ととも に初出時に記す 。針葉樹で は 、スギ
（Cryptomeria japonica、図 5.2）、マツ（主にアカマツ Pinus densiflora、図
5.3）、ヒノキ（Chamaecyparis obtusa）などがよく⾒られる。また、落葉広葉樹
であるコナラ（Quercus serrata、図 5.4）もよく⾒られる。  

森林地帯に広く分布しているのは褐⾊森林⼟（国連⾷糧農業機関の分類では

Cambisolsと Andosols）である。また、⿊⾊⼟（Andosols）や未熟⼟（Regosols、

Arenosols、Fluvisols、Leptosols）も存在する[5.3]（図 5.5）。主な狩猟動物は、ニ
ホンジカ（Cervus nippon）、イノシシ（Sus scrofa）、ツキノワグマ（Ursus 
thibetanus）である。  

林相の特徴は森林によって異なる（図 5.2‒5.4）。筑波⼤学と森林総合研究所が運営
する主な森林放射能モニタリングサイトの代表的な森林の説明を表 5.1 に⽰す。⽇本

の森林の多くは、温暖湿潤な気候のために有機物の分解が早く、他の温帯地域の森

林に⽐べて A0層（地表に堆積した有機物層）が⽐較的薄い[5.4]。  

福島県の森林では、適度に湿った褐⾊森林⼟が最も⼀般的な⼟壌タイプである。褐
⾊森林⼟には、よく発達した A0層があることが多い。この⼟壌には、⼀般に 1.5cm

程度の厚さの A0層（L、F、H層）がある。厚い層の F-H層の下には、乾燥のために

よく発達した細かい堅果状や粒状の構造があることが多い[5.5]。 
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⿊⾊⼟は、⼟壌表⾯の A0層の下に厚い⿊い A 層があり、他の森林⼟壌よりも相対的

に⾼い有機炭素含有量を持つ。未熟なカテゴリーの⼟壌は、他の⼟壌よりも有機炭
素含有量が低い[5.6]。 

福島第⼀原発事故（第 3 章参照）で放射性物質が多く沈着した 2011 年 3 ⽉には、落
葉樹は葉を落としていた。  

 

表 5.1. 福島県の森林の特徴の例 

サイト名 樹種 林齢
（年） 

胸⾼直径 
（cm） 

密度 
（1ha あたりの

⽊の本数） 
⼟壌の種類 ⽂献 

⼭⽊屋 スギ 33 32 800 褐⾊森林⼟/⿊
⾊⼟ [5.7] 

⼭⽊屋 スギ 17 19 2400 褐⾊森林⼟/⿊
⾊⼟ [5.7] 

⼭⽊屋 コナラ ̶ a ̶ 2500 褐⾊森林⼟/⿊
⾊⼟ [5.8] 

川内 スギ/コナラ 43 18.8/14.3 975/569 褐⾊森林⼟ [5.9] 

川内 ヒノキ 26 17.6 1330 褐⾊森林⼟ [5.9] 

川内 コナラ 26 13.1 1750 褐⾊森林⼟ [5.9] 

川内 スギ/コナラ 57 30.9/25.8 733/255 ̶ [5.9] 

⼤⽟ スギ 42 24.8 1117 ⿊⾊⼟ [5.9] 

⼤⽟ アカマツ/コ
ナラ 43 19.0/17.5 550/654 褐⾊森林⼟ [5.9] 

⼤⽟ アカマツ/コ
ナラ 44 18.8/15.6 938/375 褐⾊森林⼟ [5.9] 

只⾒ スギ/コナラ 10 19.9/17.2 1105/133 褐⾊森林⼟ [5.9] 

只⾒ ヒノキ 33 20.6 2133 ̶ [5.9] 
a データなし 
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図 5.2. 福島県⼤⽟村のスギ⼈⼯林（写真：⼤橋伸太、2018 年 8 ⽉撮影） 
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図 5.3. 冬の福島県川内村のアカマツの⼈⼯林（写真：橋本昌司、2017 年 11 ⽉撮影） 

 

 

図 5.4. 春の福島県川内村のコナラの⼆次林（写真：⼤橋伸太、2012 年 4 ⽉撮影）  
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図 5.5. 福島県の⼟壌断⾯写真（左: ⼤⽟村の⿊⾊⼟（2012 年 6 ⽉撮影）、中央: 川内村の褐⾊森林⼟

（2017 年 8 ⽉撮影）、右: 川内村の褐⾊森林⼟（2017 年 8 ⽉撮影）、写真：⾦⼦真司、三浦覚） 

  

樹⽊は多年⽣植物であり、森林は⾼度に構造化された⽣態系であるため、森林⽣態

系内での放射性セシウムの動態は農地に⽐べて複雑である（図 5.6）。葉、枝、樹
⽪、林床、⼟壌表⾯の A0層は放射性核種が降下した時に最初に汚染された。湿性沈
着の場合には、A0層から鉱質⼟壌への放射性核種の浸透により、A0層の下にある鉱
質⼟壌層も汚染された可能性がある。地上の植物の表⾯に沈着した放射性セシウム

は、部分的には葉に吸収され、残りは主に⾬や葉の擦れによって徐々に植物表⾯か

ら取り除かれ（ウェザリング／⾵化）地表の A0層に移⾏した。地表⾯の A0層に含ま

れる放射性セシウムは、その後、鉱質⼟壌層に移⾏した。樹⽊への⻑期的な汚染経
路として重要なのは、根からの取り込みである。地表の A0 層と鉱質⼟壌層の両⽅
が、根や菌⽷を介して樹⽊や下層植⽣が放射性セシウムを取り込む汚染源となる。

以上の過程を経て、森林⽣態系内での放射性セシウムの再分配が⾏われ、最終的に

は樹⽊の各器官および⼟壌中における放射性セシウムの放射能濃度の準平衡定常状
態が形成される。 

本章では、移⾏パラメータの 2 つのグループを報告する。第 1 グループは、樹⽊お

よび⼟壌-樹⽊系における放射性セシウムの動態を記述するパラメータを含む。第 2

グループは、⾷⽤林産物や樹⽊の各器官における放射性セシウムの放射能濃度を推
定するためのパラメータである。本章で報告されているデータは、主に査読付きの

論⽂や⽇本の関連機関の公式報告書に基づいている。 

 



 

10 

 

 

図 5.6. 森林に沈着した放射性核種の主な動態。IAEA 2006 より[5.10] 
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5.2. 放射性セシウムの⼤気から樹⽊地上部の各部位への移⾏ 

5.2.1. はじめに  

森林⽣態系では、⼤気中から降下した放射性核種は、最初は遮断と呼ばれるプロセ

スによって⼤部分が樹冠に保持され、⼀部のみが⼟壌表⾯に直接沈着する。樹冠に

遮断された放射性核種は、沈着後に降⾬があった場合、樹冠から林床へと急速に移
⾏する[5.8‒5.10]。樹⽊から⼟壌への放射性核種の移⾏が進むと、⼟壌が放射性核種
の最⼤の蓄積場所となる。⼟壌中の放射性核種の⼀部は、地下の根や菌⽷を介して

樹⽊や野⽣の⾷⽤植物・きのこ類に取り込まれる。⼀⽅、樹⽊に付着した放射性核
種は、樹⽊の内部に移動することもある。  

上記の現象はよく理解されていたが、チェルノブイリ事故後の緊急対応段階や移⾏
段階では⼗分に定量化されていなかった。これは、遮断のような森林でのプロセス
のいくつかは沈着後の最初の数時間から数⽇間で発⽣するが、チェルノブイリでは

放射性核種の⼤気への放出と沈着のプロセスが 10 ⽇間にもわたる⻑い期間で発⽣し

たため、初期段階の動きを捉えきれなかったためである。また、事故当時、チェル

ノブイリ地域の森林では、関連データを提供できる森林モニタリングシステムが確

⽴されていなかった。次のセクションでは、福島第⼀原発事故の影響を受けた森林

のモニタリングサイトで決定された、樹⽊の器官間および⼟壌内の移⾏を定量化す

るパラメータ値を報告する。 

5.2.2. 遮断と移⾏（ウェザリング）  

⼤気から沈着した放射性セシウムの樹冠遮断は、その後の森林における放射性セシ

ウムの移⾏を説明する重要なプロセスであるため、定量的に評価する必要がある。

しかし、事故による沈着の場合、樹冠遮断率（f ）の定義で要求されているように、

沈着時に直接測定することは困難である。植物や樹⽊の表⾯からの放射性セシウム

の除去は、最初は急速であるが、時間とともに遅くなると仮定できる[5.11, 5.12]。
そのため、現地観測により推定した f値の多くは、(i) 沈着後すぐ（1‒2週間）に⾏わ

れた測定か、または (ii) 沈着後数ヶ⽉から数年後に採取された樹冠内の放射性核種の

放射能濃度の測定値をもとにした単純な指数関数モデルを⽤いた逆推定のいずれか

に基づいている。本稿では、⽇本の森林の遮断率を推定するためにこの 2 つの⽅法
を⽤いている。福島第⼀原発事故後の数年間に測定されたデータから、放射性核種
濃度の時間的減少を記述するには 2 成分指数関数モデルが最も適切であることが確

認された[5.8, 5.12, 5.14]。そこで、2 成分指数関数モデル（2 成分損失モデルともい

う）と最⼩⼆乗法を、福島第⼀原発事故後の樹⽊の樹冠における放射性核種濃度の

時間的変化を記述するデータに適⽤し、樹冠遮断率及び移⾏速度を記述するパラメ
ータとして定量化した。 

5.2.2.1. 遮断率  
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福島第⼀原発事故により汚染された森林について、いくつかの研究グループが遮断
率の値を報告している（表 5.2）。「遮断率」の定義と計算⽅法の詳細は第 2 章に記
載している下記訳者注参照。 

 

訳者注（第 2 章より転記） 
遮断率（f ）とは、単位⾯積当たりの植物に最初に保持された放射能（Ai：Bq/m2）と、地
表（⼟壌＋植⽣）に沈着した総放射能（At：Bq/m2）の⽐である。 

バイオマスあたり遮断率（fB）は遮断率（f ）をバイオマス（kg/m2、乾燥質量）で割ったも
のである。 

 

遮断率を算出するための現地調査は 2011 年 3 ⽉から 2012 年 2 ⽉にかけて⾏われた。

そのため、表 5.2 に⽰した遮断率の中には、初期遮断後の移⾏過程の影響を受けてい

るものがあり、第 2 章で⽰した「遮断率」の厳密な定義に完全には従っていないも

のも含まれる。表 5.2 に⽰した遮断率の値（f と fB）は、前述の 2 成分指数関数モデ
ルを⽤いて推定した[5.13]。また、樹冠と初期沈着量のインベントリー（蓄積量）

（Bq/m2）の⽐を「保持率」とした。⼤気からの初期沈着量は、表 5.2 に⽰した出典
で報告されている放射性核種のインベントリー値に基づいている。  
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表 5.2. 福島第⼀原発事故後の樹⽊による放射性セシウムの遮断率の値 

樹種 
サンプリング期間  
(特に記載のない限

り、2011 年) 

沈着後の経
過時間 (d) 

137Cs の沈着量 
（Bq/m2）a 

核種 遮断率 f 
または保持率 

バイオマスあた
り遮断率 fB 

(m2/kg) 

⽅法 
（データ数) b ⽂献 

沈着後の短期間の測定に基づく遮断率の値 

スギ 3 ⽉ 11 ⽇〜28 ⽇ 16  
 
 

137Cs, 
134Cs 

0.93 c ̶ マスバランス（N=20） [5.14] 

131I 0.51 c ̶ 

   

スギ 3 ⽉ 11 ⽇〜25 ⽇ 13 2.0×103‒2.2×104 137Cs, 
134Cs 

0.76‒0.86 c (0.81 f) 0.062‒0.19 マスバランス（N=3） [5.15] 

3 ⽉ 11 ⽇〜29 ⽇ e 17 0.90 c 0.088 

3 ⽉ 11 ⽇〜30 ⽇ e 18 0.33‒0.75 c (0.55 f) 0.016‒0.050 

3 ⽉ 11 ⽇〜30 ⽇ e 18 0.78 0.041 

3 ⽉ 11 ⽇〜4 ⽉ 7 ⽇ 26 0.40‒0.50 c (0.45 f) 0.016‒0.023 

ヒノキ 3 ⽉ 11 ⽇〜28 ⽇ 16 8.0×103 137Cs, 
134Cs 

0.92 c ̶ マスバランス（N=20） [5.14] 

  131I 0.25 c ̶ 

ヒノキ 3 ⽉ 11 ⽇〜30 ⽇ e 18 1.2×104‒2.1×104 137Cs, 
134Cs 

0.46 c 0.017 マスバランス（N=3） [5.15] 

ヒノキ 3 ⽉ 11 ⽇〜4 ⽉ 30
⽇ e 

49 1.6×104 137Cs 0.31 c ̶ マスバランス (N=1) [5.16] 

ヒノキ 2012 年 2 ⽉ 16 ⽇ 341 3.3×104 137Cs 0.56 c 0.019 直接測定（N=12） [5.9] 
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マツ 8 ⽉ 9 ⽇ 150 4.4×104 137Cs 0.17 c 0.015 直接測定（N=12） [5.9] 

常緑広葉樹 3 ⽉ 11 ⽇〜25 ⽇ 13 3.0×103 137Cs, 
134Cs 

0.34 c 0.023 マスバランス（N=3） [5.15] 

コナラ 8 ⽉ 9 ⽇ 150 4.4×104 137Cs 0.14 c 0.011 直接測定（N=1） [5.9] 

落葉広葉樹 3 ⽉ 11 ⽇〜30 ⽇ e 18 2.1×104 137Cs, 
134Cs 

0.34 c 0.058 マスバランス（N=3） [5.15] 

逆算による遮断率の値 

スギ 3 ⽉ 12 ⽇ 110 4.4×105 137Cs 0.70 d 0.024‒0.026 2 成分損失モデル(N=7) [5.13] 

スギ 8 ⽉ 9 ⽇ 150 1.0×104‒6.3×105 137Cs 0.68 d (0.15 c) 0.0083  直接測定（N=12） [5.9] 

8 ⽉ 31 ⽇ 172 0.98 d (0.43 c) 0.031 

9 ⽉ 7 ⽇  179 0.85 d (0.29 c) 0.023 

 11 ⽉ 28 ⽇  261   0.87 d (0.24 c) 0.0092  

コナラ、マツ 3 ⽉ 12 ⽇ 110 4.5×105 137Cs 0.23 d ̶ 2 成分損失モデル(N=6) [5.13] 

- データなし 
a 複数の林分について測定した遮断率の算術平均値 
b 樹⽊の地上部バイオマスに含まれる放射性セシウムのインベントリーを測定または推定するための⽅法論  
c サンプル採取時の保持率 
d 初期沈着時（2011 年 3 ⽉ 11 ⽇）の遮断率の推定値（2 成分損失モデルを⽤いた逆推定）  
e 事故前からサンプリングを開始している観測調査 
f 平均値 

  



 

15 

表 5.3. チェルノブイリ事故後に観測された樹⽊の放射性セシウムの遮断率の値 

樹種 サンプリング期間 沈着後の経
過時間 (d) 

137Cs の沈着量
（Bq/m2) 核種 遮断率 f 

または保持率 ⽅法（データ数）a ⽂献 

針葉樹 ̶ ̶ ̶ 指定なし 0.70‒0.90 b ̶ [5.17] 

針葉樹 1986 年 5 ⽉ 14 ⽇ 18 1.5×103 137Cs 0.79 b マスバランス（N=3） [5.18] 

針葉樹 1986 年 4 ⽉ 30 ⽇ 4 2.0×104 137Cs, 134Cs 0.70 b ⼟壌および A0 層 (表層有機物
層)のサンプリング (N=1) 

[5.19] 

ヨーロッパト
ウヒ 

̶ ̶ ̶ 137Cs, 134Cs 0.70 b ̶ [5.20] 

針葉樹 1986 年 5 ⽉ ̶ 2.0×103 137Cs 0.80‒1.0 b ⼟壌サンプリング（N=25） [5.21] 

針葉樹 ̶ ̶ ̶ 137Cs 0.79‒0.81 b ̶ [5.22, 5.23] 

ヨーロッパト
ウヒ 

̶ ̶ ̶ 134Cs 0.80 c マスバランス（実験） [5.24] 

落葉樹 1986 年 5 ⽉ ̶ 2.0×103 137Cs 0.10‒0.40 b ⼟壌サンプリング [5.21] 

ブナ ̶ ̶ ̶ 137Cs, 134Cs 0.20 b ̶ [5.20] 

- データなし 
a 樹⽊の地上部バイオマスに含まれる放射性セシウムのインベントリーを測定または推定するための⽅法論  
b サンプル採取時の保持率を表す値 
c マスバランス計算による初期沈着時の遮断率の推定値 
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森林への総沈着量は以下の⽅法で推定した。 
● 森林樹冠における放射性セシウムのマスバランスを計算。 
● 森林樹冠への総沈着量が、森林の近傍の植⽣被覆がない地点で測定された沈

着量で表されるという仮定に基づき、森林での放射性セシウムのインベント
リーの⽐較により算出。 

● 鉱質⼟壌層と⼟壌表⾯の堆積有機物層（A0 層）をサンプリング。  
● 鉱質⼟壌層と⼟壌表⾯の堆積有機物層（A0 層）の放射性セシウムのインベン

トリーの測定。  
● 地上の樹⽊バイオマス中の放射性セシウムの放射能濃度は、移⾏過程により

時間とともに変化する。したがって、樹体からの放射性セシウムの損失をモ
デル化し、逆推定することで、初期沈着時の樹体の放射性核種インベントリ
ーが得られる。  

すべての基礎データは、⼟壌、⽔⽂学的移⾏経路（降⾬、樹冠通過⾬、樹幹流な
ど）、および森林システムの各部位（針葉または葉、枝、リターフォール、⽊部
（幹）等）の放射性セシウムの放射能濃度を測定することにより得られた。 
針葉樹林（スギ、アカマツなど）は、落葉広葉樹林（コナラ、ブナなど）よりも f 値
が⾼い傾向にあった（表 5.2）。これは、⼤気から森林への放射性核種の沈着が、落
葉樹の葉がない早春に発⽣したためである。しかし、落葉広葉樹林における放射性
セシウムの遮断率のデータは限られており、現在利⽤できる落葉樹林の f 値は、主に
樹⽊の枝や樹幹の樹⽪による遮蔽率である。  
1986 年のチェルノブイリ事故の影響を受けた森林についても、福島で得られた遮断
率と類似したデータが報告されている（表 5.3）。このことから、常緑針葉樹林と落
葉樹林の遮断率は、森林の⽴地条件の影響を受けにくい共通のプロセスによって制
御されていると考えられる。 

5.2.2.2. データの制限 

例えば、スギやヒノキなどでは採取したサンプル数が少ないため（n ≤ 3）、他の森
林で測定されたものよりも遮断率の信頼性が低い可能性がある。遮断率の推定値の
不確かさのもう⼀つの原因は、主な沈着が発⽣してからサンプリングが⾏われるま
での経過時間の違いと、事故時の樹冠内の放射性核種濃度の逆推定に⽤いたモデル
パラメータの信頼性に制限があるためである。  

5.2.2.3. 137Csの樹冠から林床への移⾏ 

樹冠に遮断された放射性セシウムの林床への移⾏は、樹冠通過⾬と樹幹流、リター
フォールを介して⾏われる[5.8, 5.13‒5.16, 5.25‒5.29]。樹冠通過⾬、樹幹流、リター
フォールについて、単位⾯積当たりの 137Cs 沈着量で正規化した 137Cs 放射能濃度の
時間変化を図 5.7に⽰す。  
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福島第⼀原発事故後の最初の数⽇から数週間は、⽔⽂学的経路である樹冠通過⾬と
樹幹流が樹冠から林床への放射性セシウムの総フラックスに⼤きく寄与していた 
[5.13]。しかし、その後、これらの⽔⽂学的経路における放射性セシウムの放射能濃
度は急速に減少し、リターフォールが林床への放射性セシウムの移⾏の主要な経路
となった[5.8, 5.13, 5.14, 5.25, 5.26]。2成分を考慮した指数関数モデルのパラメータ
を表 5.4に⽰す。 
第 1成分の実効半減期（Teff ）(訳者注：物理的な崩壊による減少に加え、移動による減少（⽣物であれば排泄）を加え、こ

れら両⽅の減少により実際に半分になるまでの時間のこと）は、樹冠の放射性セシウムを林床に移⾏させるす
べての経路で 1 年未満であった。⼀⽅、第 2 成分の実効半減期は 0.92〜11 年と⻑
く、樹幹流が最も⻑い傾向にあった。  
 

 
図 5.7. リターフォール、樹冠通過⾬、樹幹流における 137Cs 放射能濃度の時間変化。正規化した 

137Cs 濃度を 福島第⼀原発事故後の時間に対してプロットした 
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表 5.4. 樹冠と林床の間の主要な放射性セシウム移⾏における 137Cs 放射能濃度の時間変化傾向を記述
する 2 成分指数関数モデルのパラメータ値（図 5.7 のデータを参照） 

パラメータ 
スギ 落葉広葉樹 

樹冠通過⾬ 樹幹流 リターフォ
ール 樹冠通過⾬ 樹幹流 リターフォ

ール 

C1 (m2/kg) 1.2×10−2 3.5×10−3 5.9×10−1 9.8×10−3 6.2×10−5 2.4×10−1 
C2 (m2/kg) 1.7×10−4 6.8×10−5 2.3×10−1 2.1×10−5 2.5×10−5 1.7×10−2 
λf (year-1) 15 9.8 3.5 13 2.2 1.7 
λs (year-1) 0.75 0.26 0.42 0.31 0.061 0.21 
Teff_f  (年) 0.046 0.070 0.19 0.053 0.32 0.41 
Teff_s（年) 0.92 2.7 1.7 2.2 11 3.3 
R2 0.72** 0.89** 0.77** 0.96** 0.29* 0.87** 

** p < 0.01, * p < 0.05 

 

5.2.3. ⼟壌から樹⽊への移⾏  

5.2.3.1. 樹⽊の各器官への⾯移⾏係数 

森林⽣態系では、狩猟動物を含む様々な森林部位への放射性核種の移⾏を定量化す
るために、⾯移⾏係数（Tag）がよく⽤いられる。Tag は、植物やその他の天然・半天
然産物中の放射性核種濃度（Bq/kg FM（⽣重）または DM（乾重））の⼟壌への放
射性核種総沈着量（Bq/m2）に対する⽐として定義される[5.30]（第 2 章参照下記訳者注

参照）。 
 
訳者注（第 2 章より転記） 
⾯移⾏係数は⼟壌中の単位⾯積当たりの放射能量に対する、対象となる部位に含まれる放射
性核種の放射能濃度である。 

 
⼟壌への放射性核種の総沈着量は、堆積有機物（A0）と鉱質⼟壌の両⽅の層におけ
る単位⾯積あたりの放射性核種の総存在量を表している。Tag は、半⾃然の⼟壌（森
林⼟壌など）において放射性核種の根からの吸収深度が不明であっても移⾏の程度
を評価するため便宜的に⽤いられる。また、Cs の⼟壌中の垂直分布は動的なプロセ
スであり、時間とともに変化する[5.31]ということも Tag が使⽤される理由である。
しかし、森林⽣態系に Tag の概念を適⽤するには注意が必要である。なぜならば、⼟
壌への放射性核種の総沈着量は、特に沈着が起こった直後には⼤きく変動する可能
性があるからである。この変動は主に降下した放射性核種の樹冠による遮断とその
後のリターフォール、樹冠通過⾬、樹幹流による樹冠から林床への移⾏の空間的、
時間的な差異によるものである。これらのプロセスは、森林⼟壌における放射性核
種の沈着密度の顕著な不均⼀性にもつながる。 
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樹⽊は、葉、枝、樹⽪、幹材（⽊部・材）で構成されている。137Cs の Tag の値は、
樹⽊の各器官の 137Cs 放射能濃度データと、A0 層と鉱質⼟壌層の 137Cs 蓄積量データ
（インベントリー）の両⽅を含む⽂献から導き出した。137Cs 放射能濃度が検出限界
以下のサンプルは評価対象から除外した。 
137Cs 放射能濃度とインベントリーの両⽅の情報を持つデータセットが少なかったた
め、Tag 値の導出に利⽤できたデータは少なかったが（付録 1）、樹⽪や幹材の Tag の
値やその経年変動は樹種によって異なることが明らかになった（図 5.8）。スギ、ヒ
ノキ、アカマツの針葉の Tag 値の減少は全器官の中で最も急速であったが、コナラの
葉では 2011 年から 2015 年の間、Tag 値に変化は⾒られなかった。常緑針葉樹と落葉
広葉樹における葉の Tag 値の違いは、常緑樹の針葉が放射性物質の沈着により直接汚
染された⼀⽅で、コナラなどの落葉樹の葉は事故当時まだ展開していなかったこと
に起因する。枝の Tag 値は時間とともに減少した。樹⽪の Tag 値の変化は、他の器官
の変化よりもわずかに⼩さかった。幹材の Tag 値は、スギ、ヒノキ、アカマツでは明
確な変化傾向を⽰さなかったが、コナラでは沈着後の時間経過とともに増加した。 
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図 5.8. 樹⽊の各器官における 137Cs の⾯移⾏係数 Tag (m2/kg DM)。⽩丸は反復のないデータ（N=1）

を⽰す。[5.9, 5.21, 5.31‒5.47]のデータに基づく 

 

5.2.3.2. チェルノブイリの研究との⽐較 

福島第⼀原発事故後に測定された Tag の値は、時間経過とともに変化した。福島第⼀
原発事故の 4年後に得られた値を、チェルノブイリ原発事故の 5~15 年後に測定され
た値[5.48]と⽐較した（図 5.9）。チェルノブイリ原⼦⼒発電所と福島第⼀原⼦⼒発
電所の周辺に共通して⾒られるマツ属とコナラ属の樹種については属ごとにまとめ、
他の樹種についてはその他としてまとめた。 
福島第⼀原発事故の影響を受けたコナラ属とマツ属を除く針葉樹の幹材および葉の
Tag 値は、チェルノブイリ原発事故後に観測された値と同程度であった。福島第⼀原
発事故の影響を受けたマツ属の幹材および葉の Tag 値の範囲は、チェルノブイリ原発
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事故で報告されたものよりも低かった。これは、チェルノブイリ原発事故のデータ
には福島県の森林にはない⽔成⼟（すなわち有機質）で観測された⽐較的⾼い Tag 値
が含まれていたためである。ただし、全体的には幹材と葉の Tag の幾何平均値は、チ
ェルノブイリ原発事故と福島第⼀原発事故の影響を受けた地域の間で類似していた。 

 
図 5.9. チェルノブイリ原発事故の影響を受けた樹⽊(1991‒2001 年観測)と福島第⼀原発事故の影響を

受けた樹⽊(2015 年観測)の幹材と葉の 137Cs ⾯移⾏係数(Tag; m2/kg DM)の⽐較。点：算術平均
（N=2）または幾何平均（N>2）、エラーバー：範囲（最⼩値と最⼤値）。[5.9, 5.21, 5.31-5.47]の

データに基づく 

 

5.2.3.3. 樹⽊の各器官における正規化された 137Cs放射能濃度 

福島第⼀原発の事故後、航空機モニタリングは汚染の空間分布とその時間依存性を
決定する上で重要な役割を果たした。空中でのガンマ線量率の測定値は、総放射性
セシウム沈着密度（Bq/m2）に換算された。福島第⼀原発事故後の数ヶ⽉から数年
にわたる⼀連の上空からおよび地上での調査により、さまざまな種類の場における
沈着量の空間的・時間的変化の推定が改善された。ここで紹介する分析では、第 3
次と第 5 次の航空機モニタリング調査のデータを使⽤した（Kato et al.，2019
［5.49］）。  
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図 5.10. 総放射性セシウム沈着量(インベントリー)と⼟壌の放射性セシウム沈着量(インベントリー）
の違いを説明する図 

 

森林への初期総沈着量（事故発⽣時の沈着量）に対する樹⽊の各器官（葉、針葉、
樹⽪、幹材）の放射能濃度の⽐として定義される正規化放射能濃度（NC ）を使⽤す
ることで（第 2 章下記訳者注参照；図 5.10 参照）、森林⽣態系内の放射性セシウムの移動
を推定するためのより多くのデータを分析することができる。 
 
訳者注（第 2 章より転記） 
正規化放射能濃度は、各部位・器官（コンパートメント）の放射能濃度(Bq/kg)を、植物と
⼟壌を含めた初期総沈着量(Bq/m2)で割ったものである。 

 
汚染された森林における放射性核種の移⾏の推定に使⽤したデータを図 5.11 に⽰す。
全てのデータの概要は付録 1 に記載されている。利⽤可能なデータのほとんどはス
ギの針葉に関するものであり、コナラ属のデータはより限定的であった。  
スギ、ヒノキ、マツの針葉における 137Cs の NC 値は時間とともに減少した。コナラ
属の葉では時間とともに増加が⾒られたが、これは福島第⼀原発事故がコナラ属の
⽊に葉がない 3 ⽉中旬以前に発⽣したのに対し、常緑樹の葉は沈着によって直接汚
染されたためと考えられる。これらのデータは、年や樹⽊の器官ごとのデータの数
が異なるものの、沈着後の初期段階における放射性セシウムの動態を理解し、森林
⽣態系の放射性核種移⾏モデルを検証するために有⽤な情報を提供するものであ
る。 
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図 5.11. 樹⽊の器官における 137Cs の正規化放射能濃度（m2/kg DM）の時間変化。⽩丸は繰り返しの

ないデータ（N=1）を⽰す 

 

5.2.4. K（カリウム）施肥効果  

幹材中の放射性セシウムの放射能濃度は、針葉や葉、枝、樹⽪などの直接汚染され
た樹⽊部位よりも低かった。しかし、樹⽪の汚染度は⽐較的⾼く、樹⽪灰が⼀般廃
棄物の基準値（8000 Bq/kg FM）を超えることもあり、汚染された灰の管理には特
別な取り決めが必要になるかもしれない。⽇本では、建築材料として使⽤される⽊
材中の放射性セシウムの放射能濃度に関する基準値は設定されていない。福島県で
⼊⼿した⽊材を使⽤した住宅に居住することによる外部被ばく量は⼩さい（0.064 
mSv/年以下）と推定されている[5.50]。しかし、放射性セシウムは灰に濃縮される
ため、燃焼灰が⼀般廃棄物の制限値を超えないように、⽊炭の基準値は 280 Bq/kg 
DM、薪の基準値は 40 Bq/kg DM に設定されている。また、シイタケ栽培⽤の原⽊
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には 50 Bq/kg DMの指標値が適⽤された。これらの指標値の適⽤は経済的な影響を
及ぼし、福島県およびその周辺の県では、いまだにシイタケ⽤の原⽊の使⽤が制限
されている。東⽇本の農家は、汚染度の低い原⽊を購⼊するために多くの費⽤を⽀
払っているが、この追加費⽤は現在（2019 年 7 ⽉時点）、東京電⼒の賠償⾦で賄わ
れている。持続的で⻑期的な⽣産のためには、基準値に適合した原⽊を⽣産するた
めの対策技術が必要である。 
福島第⼀原発事故後に植えられたヒノキの苗では、カリウム散布により 137Cs 放射能
濃度の低下が観察された[5.51]。カリウムを 2 年間散布して総カリウム量を 83 kg/ha
としたところ、137Cs 放射能濃度は針葉樹で 88％、茎と根で 75％減少した（図
5.12）。⼟壌中の交換性カリウムと針葉樹への Tag の関係から、対照群（カリウム施
肥無し）の苗へのセシウムの移⾏は、現地で測定された交換性カリウム濃度が⾼い
ほど減少することが⽰唆された（図 5.13）。実験終了時に測定された⼟壌中の交換
性カリウム濃度は、施肥群と対照群で同程度であったことから、⼟壌中のカリウム
の移動性が⾼いため、観察された効果は短期的なものであると考えられる。また、
カリウムの施⽤はコナラの苗⽊による安定セシウム（133Cs）の取り込みを抑制する
ことが報告されている[5.52]。 
チェルノブイリ事故後、森林の⼟壌施肥に関するいくつかの研究が⾏われた（[5.36] 
[5.37]、[5.53]）。これらの研究では、樹⽊の器官と下層植⽣種（⼭菜とベリー類）
の 137Cs放射能濃度に対する K施肥の効果を調べた。約 100 kg/haの割合でカリウム
を施⽤すると、若⽊の幹材中の 137Cs放射能濃度が 1.5‒2分の 1 に減少することが報
告されている[5.36]。また、5‒79kg/haの割合でカリウムを⼀度および繰り返し散布
した場合、新葉中の放射性セシウムの放射能濃度が約半分に減少したと報告されて
いる[5.37]。  
これらのデータをまとめると、汚染された森林の対策のために肥料やその他の改良
剤の適⽤を最適化するためのメカニズムモデルが⽰唆された[5.37]。ベリー中の
137Cs 放射能濃度は、湿地では無い森林にカリウムを施⽤した後、時間とともに徐々
に減少した。放射能濃度はカリウム施⽤後 2 年⽬、3 年⽬、4 年⽬、5 年⽬にそれぞ
れ 85％、30％、12％、6％に減少した。全体的に、ここで参照されているチェルノ
ブイリ事故のデータは、同様の K 散布率を⽤いた場合の福島県の研究データと⼀致
している[5.51]。 



 

25 

 
図 5.12. 対照区（⽩⾊）と K 施肥区（灰⾊）でサンプリングしたヒノキ苗の 137Cs 放射能濃度

（Komatsu et al. 2017 [5.51]）。アスタリスク(*)は、同時期に得られたサンプルが処理間で有意差
があったことを⽰す(nested ANOVA、p < 0.05)。植え付け前のサンプルは対照区について⽰した。
植え付け前の幹のサンプルは、⻑時間（24 時間）の測定にもかかわらず、すべて検出限界値よりも
低い値を⽰した。その後、植え付け前の幹のサンプルの値は、検出限界の平均値を⽰している 

 

 
図 5.13. 対照区（⽩）と K 施肥区（灰⾊）における表層⼟壌（0‒5cm）の交換性 K 濃度とヒノキ針葉
の⾯移⾏係数（Tag）との関係 （Komatsu et al. 2017 [5.51]）。苗は 2回⽬の成⻑期の終わりの 2015

年 10⽉に採取した 
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5.2.5. ⼼材・辺材の 137Cs 濃度⽐  

5.2.5.1. 福島データ 

成熟した樹⽊の幹材は、辺材と⼼材からなり、それぞれ⽣理機能が異なる（図
5.14）。辺材（幹材の外側）には⽣きた柔細胞があり、栄養分や⽔分を半径⽅向お
よび軸⽅向に輸送する機能を持っており、⼀般に辺材の含⽔率は⼼材よりも⾼い。
⼼材（幹材の内側）は⽣きた細胞を持たず、⽔分の輸送も⾏わないが、樹種ごとに
特有の⼼材成分を持ち、樹⽊の⽀持機能を果たしている。⼼材は通常、辺材よりも
体積が⼤きく耐久性に優れているため、建築⽤材として広く利⽤されている。特
に、⼼材の割合が⽐較的⼤きいスギの場合はそうである。したがって、⼼材と辺材
の 137Cs濃度の⽐は、樹⽊内の 137Csの動態を理解し、幹材中の 137Cs汚染をモデル化
する上で重要である。 
 

  
図 5.14. 辺材と⼼材 

 
サンプリング年、調査地、樹種（スギ、ヒノキ、アカマツ、コナラ）ごとに胸⾼付
近の⼼材／辺材（CRhs）の 137Cs 濃度⽐（乾燥質量ベース）を[5.7, 5.43‒5.45, 5.54‒
5.74]のデータに基づき算出した。1 つの調査地で複数個体の観測が⾏われている場
合は、⼼材と辺材における 137Cs放射能濃度の平均値（N=2 の場合は算術平均、N>2
の場合は幾何平均）を計算に⽤いた。  
CRhs は強い種特異性を⽰した。CRhs の値は、スギ、ヒノキ、マツでは 2011 年から
2016 年にかけて増加し、スギでは平均値が 2.0 に達したが、ヒノキとマツでは 1.0

 

Heartwood (HW) 
• Has no living cells 
• Has no water transport function (only diffusion) 
• Generally, more durable than SW 

Sapwood (SW) 
• Contains living cells 
• Has water transport function 
• Generally, has higher moisture content than HW 
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SW HW 
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SW 
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SW HW SW HW 
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未満にとどまった（図 5.15）。これら 3 樹種の辺材の 137Cs放射能濃度は経年的にあ
まり変化していないため（図 5.16）、CRhs の増加は⼼材に 137Csが徐々に蓄積された
ことによるものであることがわかる。⼀⽅、コナラではCRhsの値はほぼ⼀定（約 0.3）
であった。しかし、コナラの辺材と⼼材の 137Cs 正規化放射能濃度 NC はともに増加
傾向を⽰しているため、コナラ材中の 137Cs 分布が平衡状態にあったかどうかは不明
である。全体的に CRhs 値は 2016 年時点でも⼀定になっておらず、樹体内の 137Csは
平衡状態に達してはいないようである。  
 

 
図 5.15. ⼼材(HW)/辺材(SW)の 137Cs 濃度⽐(乾燥質量ベース)の時系列。⽩丸は反復なし（N=1）の

データを⽰す。データは[5.7, 5.43‒5.45, 5.54‒5.74]に基づく 

 

 
図 5.16.⼼材と辺材の 137Cs 正規化放射能濃度（NC ; m2/kg DM）の時系列。⽩丸は反復のないデータ

（N=1）を⽰す。データは[5.7, 5.43‒5.45, 5.54‒5.74]に基づく 
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5.2.5.2. 先⾏研究のデータとの⽐較 

チェルノブイリ原発事故後のヨーロッパの樹種の CRhs 値についてはいくつかのデー
タがある。ヨーロッパの主要な商業樹種の⼀つであるヨーロッパアカマツ（Pinus 
sylvestris）は、⽇本のヒノキ、アカマツ、コナラに⾒られるように、辺材よりも⼼
材の 137Cs放射能濃度が低い（すなわち CRhs＜1）[5.75, 5.76]。チェルノブイリ原発
事故後の幹材の 137Cs 汚染モデルは、⼼材の 137Cs 放射能濃度が辺材よりも低いと仮
定しているか、またはヨーロッパアカマツなどの種では⼼材と辺材を区別していな
かった。⽇本のスギで⾒られた⾼い CRhs 値は、チェルノブイリ原発事故後にヨーロ
ッパアカマツで観測されたものとは異なる。 

5.2.5.3. データ活⽤ 

⽇本で⾏われた多くの研究では、⼼材と辺材を区別し、それぞれの 137Cs 放射能濃度
を測定している。残念ながら⼼材と辺材の質量⽐については報告されていないこと
が多いため、多くのデータは材全体の放射能濃度には換算できない。 
⽇本で得られたデータは、⽣理特性の違いから予想されたように、⼼材と辺材の
137Cs 放射能濃度の関係が樹種間で異なることを⽰している。商業⽬的で使⽤される
幹材の汚染レベルを予測するための森林内 137Cs 動態シミュレーションモデルでは、
⼼材と辺材を区別することが適切であるかもしれない。  

5.2.6. 花粉中の放射性セシウム放射能濃度  

スギ花粉にさらされた後に起こるアレルギー反応は、公衆衛⽣上の問題である。花
粉症」と呼ばれるこの反応は、⽇本では広く知られている健康問題である。林野庁
は、2011 年から福島県内の 10 地点でスギの雄花に含まれる放射性セシウム放射能
濃度も継続的に測定している。137Cs 正規化放射能濃度は、2011 年から 2014年にか
けて顕著に低下し、その後 2018 年まで緩やかに低下している（付録 2、図 5.17）。
2012 年に福島県および隣接県の 115 地点で採取されたスギ花粉でも 137Cs 放射能濃
度が報告されている[5.77]（付録 2）。2012 年の 137Cs の NC 値は、2 つの調査で類
似していた。 
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図 5.17. スギ花粉の 137Cs 正規化放射能濃度(NC ; m2/kg DM)の時系列。林野庁の調査結果から得られ
た 10地点のデータ（⽩丸）と、集中的な広域サンプリング調査[5.77]のデータ（⿊い四⾓）である。

バーは最⼩-最⼤を、点は算術平均を⽰す 

 

雄花と針葉の放射性セシウム放射能濃度には強い相関関係があることが報告されて
おり（R2=0.90‒0.96）[5.78]、花粉中の放射性セシウム放射能濃度が針葉中の放射性
セシウム放射能濃度から予測できることを⽰唆している。  

5.2.7. 森林⼟壌中の放射性セシウムの移⾏  

5.2.7.1. A0 層と鉱質⼟壌層の間の放射性セシウムの分布  

樹冠によって遮断された放射性セシウムは、時間とともに徐々に⼟壌表層に移動す
る（セクション 5.2.2参照）。したがって、A0 層（L、F、H層）、そしてその後には
鉱質⼟壌層（A、B 層）が、沈着後数週間から数年のタイムスケールで主要な放射性
セシウムの蓄積の場となる（付録 3）。通常、Tag 値の算出には表層⼟壌における放
射性セシウムの総沈着量が⽤いられる。  
⼟壌中の放射性セシウム移動の傾向を⽰すために、航空機モニタリングで推定され
た 137Cs 総沈着量に対する、A0 層および鉱質⼟壌層の 137Cs 放射能量の⽐（以下、
137Cs インベントリー⽐）を算出した。福島第⼀原発事故当時、落葉樹林には葉がな
かったため、常緑樹林に⽐べて樹冠による放射性セシウムの捕捉率は低く、放射性
セシウムの⼤部分は林床に直接沈着した。そのため、137Cs インベントリー⽐の幾何
平均値は、落葉樹林（約 0.8）の⽅が常緑樹林（約 0.7）よりもわずかに⾼くなって
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いる（付録 3；図 5.18、5.19）。したがって、落葉樹林の A0 層と鉱質⼟壌層を合わ
せた 137Csインベントリーは、2011 年の総沈着量と近い値であった。  
落葉樹林のインベントリー⽐は、A0 層では 2011 年から 2016 年にかけて減少したが、
2012 年と 2013 年（幾何平均値の⽐が 1 の時）に増加し、2015 年と 2016 年に減少
した。常緑樹林では、A0 層、鉱質⼟壌層ともに、インベントリー⽐に明確な傾向は
⾒られなかった。常緑樹の A0 層と鉱質⼟壌層の両⽅を合わせたデータにおけるイン
ベントリー⽐の幾何平均値は 0.7から 0.9 の間で変動していた。また、沈着した放射
性セシウムのうち、常緑樹の樹冠や樹体に保持されている割合は、2011 年では 30％
であったが沈着から 5 年後の 2016 年には約 20％に減少したことが⽰唆された。 
 

 
図 5.18. A0層および／または鉱質⼟壌層の 137Cs インベントリーと航空機モニタリングから推定され
た 137Cs 総沈着量の⽐。値が 1 であることは、⼟壌の 137Cs インベントリーが総沈着量と等しいこと

を意味する。データは[5.7, 5.9, 5.44, 5.47, 5.55, 5.58, 5.59, 5.61‒5.65, 5.79‒5.90]に基づく 

 

樹⽊の地上部から⼟壌（⼟壌表⾯の A0 層を含む）への放射性セシウムの移動は、集
中的に観測された研究サイトで⾏われた研究により、より明確に⽰されている（図
5.19）。このデータによると、樹⽊の種類によって、⼟壌層が全体のインベントリ
ー（蓄積量）に占める割合が異なることがわかった。2011 年には、コナラとアカマ
ツの森林では、⼟壌層が放射性セシウムの 80％以上を占めていた。スギとヒノキの
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森林の⼟壌に含まれる放射性セシウムの割合は、コナラとアカマツの森林よりも低
く、サイトによって 50‒80％と差があった。しかし、2014 年以降はその差が⼩さく
なり、インベントリー全体の約 95%が A0 層と鉱質⼟壌を含めた⼟壌層にあった。コ
ナラの⽐率が⾼いのは、コナラは 2011 年 3⽉には展葉していなかったため、スギや
ヒノキよりも放射性セシウムの遮断量が少なかったためと考えられる。アカマツは
常緑針葉樹であるが、葉（針葉）の量はスギやヒノキの森林で観察されたものより
も少ない。 

 
図 5.19. 集中的に調査されたサイトで観測された⼟壌表⾯の A0層と鉱質⼟壌層の 137Cs インベントリ
ーの総沈着量に対する⽐率。線は森林総合研究所の観測結果[5.9]。三⾓と⼗字は⽂献[5.7]のデータ、
実線の四⾓は⽂献[5.73, 5.74]のデータ。これらの研究では、フィールド調査で測定された各インベン

トリーを合計して総インベントリーを推定した 

 

5.2.7.2. A0 層における放射性セシウムの放射能濃度 

A0 層の NC は、樹⽊からの流⼊と鉱質⼟壌層への流出のバランスで決まる。A0 層の
正規化放射能濃度 NC は、時間の経過とともに減少した（付録 3）。したがって、
137Cs の A0 層からその下にある鉱質⼟壌層への移⾏量は、樹⽊の地上部から A0 層へ
の移⾏量よりも⼤きかったと考えられる。 

5.2.7.3. 森林⼟壌中の放射性セシウムの鉛直分布 

⼟壌表層の A0 層に含まれる放射性セシウムは、有機物の分解速度による溶出によっ
て鉱質⼟壌層に移⾏する。⼀般に森林では、放射性セシウムは主に⼟壌表層に存在
している。放射性セシウム放射能濃度は、深さが増すにつれて減少する。鉛直分布
は、リターの分解により A0 層内で時間とともに変化する。そして、サイトごとに異
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なるが、⻑期的に⾒ると、森林⼟壌では⼀般的に鉱質⼟壌表層の放射性セシウムは
より深い⼟壌層に移⾏する。したがって、森林⼟壌中の放射性セシウムの動態を理
解し、放射性セシウムの移動を予測できるようにするためには、放射性セシウムの
鉛直分布の定量化が必要である。  
⼟壌中の放射性セシウムの深部への移⾏は、時間の経過とともに外部被ばく線量と
樹⽊や下層植⽣への放射性核種の移⾏の両⽅を減少させる[5.31, 5.91]。⼟壌中の放
射性セシウムの分布を予測するために、様々なモデルが使⽤されている [5.92, 5.93]。  

5.2.7.4. 鉛直分布のパラメータ 

このような予測のため、137Csに関する 2 つの単純なパラメータを導き出した。(1)⼟
壌表層の A0 層に含まれる割合、(2)移⾏の中⼼位置（平均深さ）。図 5.19 に⽰すよ
うに、かなりの量の放射性セシウムが樹冠から森林の⼟壌に移⾏している。 
⼟壌表層の A0 層における放射性セシウムの割合(Fl/t )は、A0 層のインベントリーと A0

層および鉱質⼟壌層の合計インベントリーの⽐率である。 

 !! "# = 	$$層のインベントリー
鉱質⼟壌層と$$の合計インベントリー

 (5.1) 

移⾏の中⼼位置(Xc )は、137Cs の⼟壌中の深さ分布を考慮して以下の式で定義した
[5.94‒5.98]。 

 %% =
&&'&(&
&&(&

 (5.2) 

 
ここで (& = )&*'&は、厚さ∆xi (cm)、平均放射性セシウム濃度 qi (Bq/m3)、深さ xi 
(cm)の中⼼である鉱質⼟壌層 iにおける 137Csインベントリー（Bq/m2）である。 
⼟壌中の放射性セシウムの分布を明らかにするために、6 つの出版物（付録 3参照）
に掲載された 99 本の⼟壌鉛直分布の分析に基づいて、上記のパラメータの値を推定
した。データ評価の例を図 5.20と 5.21 に⽰す。  
予想通り、Fl/t は 2011 年の約 50％から 2017年の約 5％へと急激に減少した（線形回
帰分析、p < 0.001；図 5.20 参照）。これは、⼟壌表⾯の A0 層から鉱質⼟壌層への
放射性セシウムの移動が速いことを⽰しており、鉱質⼟壌層への移動による⼟壌表
⾯の A0 層からの放射性セシウムの損失が、樹冠から林床への投⼊量よりも⼤きいこ
とを⽰している。  
Fl/t の急激な減少は、いくつかのモニタリング調査でも確認されている[5.9, 5.99]。
Fl/t の値は、チェルノブイリ事故後にロシア連邦とウクライナで⾏われた研究でも報
告されている[5.17, 5.31, 5.40]。しかし、これらの研究には事故直後の値は含まれて
いない。 
移⾏の中⼼位置 Xc は、Fl/t と密接な関係がある。この 2 つのパラメータは、ある期間
内に放射性セシウムが移動した深さを特徴づけるものである。Xc は、時間の経過と
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ともに有意な変化は⾒られず（図 5.21；線形回帰分析、p=0.15）、平均で 3‒4cmで
あった。これは、⼀度 137Cs が鉱質⼟壌層に到達すると、その後の移動が著しく遅く
なり、鉱質⼟壌表層からより深い鉱質⼟壌層への 137Cs の移動が遅いことを⽰してい
る。しかし、137Csは特に初期の段階では⼟壌表⾯の A0 層から鉱質⼟壌層に移⾏して
いた。したがって、この値は鉱質⼟壌層より上の層からの移⾏の影響を受けている。
鉱質⼟壌層でのゆっくりとした移⾏はチェルノブイリ事故後の研究でも報告されて
おり[5.17, 5.100]、鉱質⼟壌層でのゆっくりとした移⾏は森林⼟壌では⼀般的な挙動
であると考えられる。  

 

 
図 5.20. 2011‒2017 年の常緑樹林（evergreen forest）と落葉樹林（deciduous forest）における、A0

層に保持された放射性セシウムの割合 !!/#（％） 

 

 
図 5.21. 2011‒2017 年の常緑樹林（evergreen forest）と落葉樹林（deciduous forest）における、鉱

質⼟壌中の 137Cs の移⾏中⼼位置 "$(cm)  
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5.2.8. 葉、枝、樹⽪の実効半減期 

樹⽊の葉（事故時に展葉していた常緑樹のみ）、枝、樹⽪は福島第⼀原発事故から
の放出物によって直接的に汚染された。これらの樹⽊の器官における放射性セシウ
ム放射能濃度は、⾵化、バイオマス成⻑、新しい組織の発⽣、および放射性崩壊等
により減少する。樹⽊のこれらの器官における放射性セシウム放射能濃度の減少速
度は、放射能濃度の時系列を分析することによって定量化されている。ここでは 26
個のデータセットを分析し、表 5.5[5.8, 5.9, 5.101]に⽰すように、異なる樹種におけ
る 137Cs の放射能濃度の実効半減期（Teff ）(訳者注：物理的な崩壊による減少に加え、移動による減少（⽣物であ

れば排泄）を加え、これら両⽅の減少により実際に半分になるまでの時間のこと）を導き出した。ここでは統計的に有
意な Teff 値を⽰している。報告された実効半減期の値は、すべてバルク（訳者注：部位などを

細かく分けずにまとまりとして）の 137Cs 放射能濃度に基づいており、組織の年齢（針葉樹の場合
は新葉か旧葉か）や樹⽪が⽣きているか死んでいるかなどの要因によってサンプル
を細分化することは⾏われていない。 
表 5.6 は、さまざまな樹⽊の各器官における Teff 値について⽰している。データセッ
ト中のスギの針葉の Teff 値は 0.76 から 2.7年まで変動し、その平均値は 1.9 年であっ
た（N=9）。同じ針葉樹であるヒノキとアカマツの針葉の Teff 値はこの範囲内であっ
た。枝の Teff の値は、1.0 年（アカマツ）から 3.8 年の範囲であった。アカマツを除
き、針葉樹内の枝の Teff 値は、その針葉の Teff 値よりも⾼かった。多くの樹⽊種で樹
⽪の Teff 値は針葉や枝の値よりも⼤きいが、例外的にコナラの樹⽪で Teff 値が 1.3 年
と⼩さい値を⽰すものがあった[5.8]（表 5.5）。  

表 5.5. 樹⽊の各器官の実効半減期 Teff 値  

⽊の種類 樹種 器官 期間 Teff（年） ⽂献 

針葉樹 スギ 葉 2011‒2014 0.76 [5.101] 

 スギ 葉 2011‒2016 1.6, 2.3, 1.8, 2.1 [5.9] 

 スギ 葉 2011‒2016 1.7, 2.7, 1.3, 1.3 [5.8] 

 ヒノキ 葉 2011‒2016 3.6, 2.2 [5.9] 

 アカマツ 葉 2011‒2016 1.0 [5.9] 

 スギ 枝 2011‒2016 2.5, 2.8, 3.3, 3.8 [5.9] 

 ヒノキ 枝 2011‒2016 3.5, 3.5 [5.9] 

 アカマツ 枝 2011‒2016 1.0 [5.9] 

 スギ 樹⽪ 2011‒2016 8.5 [5.9] 

 ヒノキ 樹⽪ 2011‒2016 3.9 [5.9] 

 アカマツ 樹⽪ 2011‒2016 6.4 [5.9] 

落葉樹 コナラ 枝 2011‒2016 3.6, 2.2 [5.9] 

 コナラ 樹⽪ 2011‒2016 6.7 [5.9] 

 コナラ 樹⽪ 2012‒2016 1.3 [5.8] 
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表 5.6 に含まれる 3 つの研究では、葉の 137Cs放射能濃度の時系列変化を⼀次指数関
数でフィッティングしたが、統計的に有意でないため Teff が算出できないケースもあ
った。したがって、提供されたデータは注意して適⽤する必要がある。 
 

表 5.6. 樹⽊各器官の実効半減期 Teff （年） のまとめ （すべての樹⽊データを含む） 

器官 
実効半減期 Teff  （年） 単純な指数関数の当てはめの報告 

平均 最⼩‒最⼤ 標準偏差 統計的に有意 ⾮有意 

葉 1.7 0.76‒3.6 0.78 12 3 

枝 2.9 1.0‒3.8 0.89 9 0 

樹⽪ 5.3 1.3‒8.5 2.8 5 7 

 
 
福島第⼀原発事故後の樹⽊器官における放射性セシウムの減少は、通常、指数関数
で記述できる。しかし、かなりのばらつきがあり、樹⽊器官によっては汚染の有意
な減少が報告されていないこともある。指数関数的な減少が統計的に有意でなかっ
た時系列データの数（主にコナラ）を表 5.6 に⽰す。例えば、コナラの葉からの指数
関数的な損失については、3 件が有意でないと報告されている[5.9]。  
なお分析したデータセットの中には、樹⽊組織中の放射性セシウム放射能濃度の経
時的な増加を⽰すものはなかった。チェルノブイリ事故後、ジトミール地⽅（ウク
ライナ）で同様の研究が⾏われ、マツ葉の放射性セシウムの増加が報告されている
（[5.102]）。福島第⼀原発事故後は、2015 年時点でコナラの葉の 137Cs 放射能濃度
の減少は報告されていない[5.9]。しかし、近い将来、⼟壌からの 137Csの根への取り
込みにより、葉の放射性セシウム放射能濃度が上昇することが予想される（5.2.8 項
参照）。したがって、これらの器官における⻑期的な動態を明らかにするためには、
継続的なフィールド調査が必要である。 
ここで⽰された Teff 値の多くは、福島第⼀原発事故後の初期段階（3‒5 年の観測期間
に基づく）で⾏われた研究に基づいている。林冠に沈着した放射性セシウムの早い
濃度減少を引き起こすプロセスは、おそらく福島で観測された実効半減期の値に強
い影響を与えている。 例えば、5.2.2 節で議論されているように、降⾬によって洗い
流される過程は、針葉樹の針葉及び樹⽪中の 137Cs 放射能濃度の減少を強く⽀配して
いる。  
⼀⽅で、実効半減期を報告するチェルノブイリ事故後の研究の⼤部分は、1986 年の
事故から数年後に開始されている[5.74]。そのため、初期沈着の影響がほとんど⾒ら
れないチェルノブイリの研究で得られた樹⽊の Teff 値を、初期沈着の影響を捉えた福
島のデータセットと⽐較することは難しい。 
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5.3. きのこへの移⾏  

きのこは⽇本の重要な⾷材である。⾷⽤きのこの年間総⽣産量は 457,000 トン/年
[5.103]、成⼈のきのこの平均消費量は 17.0 g/⽇[5.104]である。消費量からみると
野⽣きのこの重要度は、栽培きのこに⽐べて低い（例えば、⽇本で最も親しまれて
いる野⽣きのこ種であるマツタケ（Tricholoma matsutake）の年間採取量は、2016
年には 69 t であった[5.105]）。しかし、⽇本の⼭間部では野⽣きのこの重要性が⾼
く、きのこの採取は地域住⺠の重要なレクリエーション活動となっている[5.106, 
5.107]。  
福島第⼀原発の事故後、東⽇本の多くの地域で野⽣のきのこから放射性セシウムが
検出された。⽇本政府は、放射性セシウムの放射能濃度が 100 Bq/kg（通常 FM ベ
ース）を超える⾷品の出荷を制限した。⾷品モニタリング調査の結果、10 都道府県
の 110市町村で野⽣きのこの出荷が制限された（2019 年 6⽉ 26⽇）[5.108]。この
制限は地域単位で課され、きのこの種を区別せずにすべての出荷が制限された。現
在では、特定のきのこ種について 12 の⾃治体で制限が⼀部解除されている。 
⼟壌からきのこへの放射性核種の移⾏は、属と種に応じて集約された⾯移⾏係数
（Tag）値を⽤いて 定量化される。福島第⼀原発事故以前に得られた Tag 値は IAEA 
TRS 472 [5.30]にまとめられており、このデータの要約は他の⽂献等で発表されてい
る[5.109]。福島第⼀原発事故後、⽇本の野⽣きのこの Tag 値はその後の研究で報告
されている[5.110]（表 5.7）。  

表 5.7. 福島第⼀原発 から 20‒30km 離れた川内村の野⽣のきのこに含まれる 137Cs の 2012 年の⾯移
⾏係数 Tag (m2/kg DM) [5.110] 

きのこグループ 幾何平均 算術平均 幾何標準偏差 a 標準偏差 最⼩ 最⼤ 

菌根菌のグループ 0.24 0.65 1.7 0.77 0.01 3.0 

腐⽣菌のグループ 0.10 0.24 1.1 0.49 0.03 1.8 
a 単位なし 

 
Tag の計算には、都道府県が実施している環境モニタリングデータを利⽤する⽅法も
ある。サンプリングサイトの⼟壌の汚染状況のデータが⼊⼿できなくても、航空機
モニタリング調査から得られた汚染の推定値を⽤いて、きのこの正規化放射能濃度
（NC ）を計算することができる（表 5.8 および付録 4）。NC 計算のために、各⾃
治体の放射性セシウム沈着量の幾何平均値を計算し、福島第⼀原発事故の発⽣⽇
（2011 年 3 ⽉ 11 ⽇）に減衰補正した。 
NC 値はもともと⽣量ベース（m2/kg FM）で算出されていたため、表 5.8 のデータ
は、論⽂[5.111〜5.120]に掲載されているきのこ種の乾湿⽐を⽤いて乾燥質量ベース
（m2/kg DM）に変換した。NC値は、種によって約 100倍の差があった。ほとんど
の菌根性の種は他の種類のきのこよりも⾼いNC値を⽰したが、⼀部の腐⽣性の種は
例外的に⾼い NC値を⽰した（例：Pholiota lubrica、付録4）。福島の研究で得られ
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た NC 値を、⼀般的な 7 種について、ヨーロッパで報告された Tag 値と⽐較した
[5.109]（表 5.9 および図 5.22）。種数が少なく、回帰線の傾きは 0.28 であるが、⽐
較の結果、欧州と⽇本で測定された同⼀種の放射性セシウムの Tag 値は、同じオーダ
ー内にあることが⽰された。  
⽇本では、きのこ⽣産において、菌床栽培が原⽊栽培よりも普及している（図
5.23）。菌床栽培の 64 サンプルを⽤いて算出したシイタケ（Lentinula edodes）の
CR値（Bq/kg FMきのこと Bq/kg DM基材の⽐）0.18 は、⽐較的低い値である（幾
何標準偏差 1.6、範囲 0.062‒0.63）。このような栽培されたきのこの放射性セシウム
含有量は、汚染されていないオガ粉で培地を希釈することで、さらに抑えることが
できる。 
原⽊（東⽇本では通常コナラの⽊）を使ったシイタケの⽇本での年間⽣産量は
25,000 トン/年である[5.105]。原⽊栽培は通常、近隣の森林から伐採した原⽊を⽤
いて森林内で⾏われる。菌床シイタケの CR値の幾何平均値 0.43 は、菌床栽培の CR
値（N=48, 幾何標準偏差 = 2.49, 最⼩ = 0.037, 最⼤ = 2.8, [5.121]）よりも⾼い。そ
の結果、福島第⼀原発事故後の最初の数年間に、基準値を超える放射性セシウム放
射能濃度を持つ原⽊シイタケが多くの⾃治体で報告された。対策の⼀環として、⽇
本政府は汚染の少ない原⽊の使⽤や屋外栽培の制限など、安全な⽣産のためのガイ
ドラインを提供した。原⽊シイタケの出荷制限を⾏っている⾃治体の数は、時間の
経過とともに減少している[5.122]。 
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表 5.8. 野⽣のきのこに含まれる 137Cs の正規化放射能濃度 NC (m2/kg DM)  

きのこの種類 年 N 幾何平均 
(m²/kg DM) 幾何標準偏差 最⼩ 

(m²/kg DM) 
最⼤ 

(m²/kg DM) 

タイプ L 
落葉分解菌 

2011 12 1.6×10‒2 7.0 1.2×10‒3 5.6×10‒1 

2012 8 2.5×10‒2 4.0 4.1×10‒3 2.4×10‒1 

2013 14 1.6×10‒1 4.6 2.1×10‒2 2.0 

2014 9 6.9×10‒2 7.8 4.1×10‒3 8.2×10‒1 

2015 6 4.8×10‒2 8.5 5.2×10‒3 6.1×10‒1 

2016 2 1.4×10‒2 7.1 3.5×10‒3 5.6×10‒2 

2017 3 2.2×10‒1 1.2 1.9×10‒1 2.7×10‒1 

タイプ M 
菌根菌 

2011 84 2.4×10‒2 5.6 6.2×10‒4 2.2 

2012 66 9.6×10‒2 5.6 3.7×10‒3 1.1×10 

2013 36 3.9×10‒2 4.1 3.9×10‒3 2.4 

2014 34 3.1×10‒2 3.6 3.5×10‒3 6.5×10‒1 

2015 29 1.8×10‒2 2.9 2.7×10‒3 2.4×10‒1 

2016 28 3.4×10‒2 2.9 6.2×10‒3 2.3×10‒1 

2017 34 2.2×10‒2 2.3 5.1×10‒3 1.4×10‒1 

タイプ W 
⽊材腐朽菌 

2011 12 1.2×10‒2 4.2 1.2×10‒3 1.7×10‒1 

2012 20 3.6×10‒2 3.8 3.1×10‒3 7.7×10‒1 

2013 18 4.0×10‒2 3.2 1.6×10‒3 1.8×10‒1 

2014 30 3.6×10‒2 2.0 2.3×10‒3 3.4×10‒1 

2015 22 2.3×10‒2 3.0 4.0×10‒3 7.2×10‒2 

2016 21 2.9×10‒2 2.0 4.4×10‒3 2.0×10‒1 

2017 25 2.9×10‒2 2.4 6.6×10‒3 1.1×10‒1 
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表 5.9. 福島の研究から得られた NC 値とヨーロッパで報告された Tag 値 （[5.36]、[5.109])との⽐較 

和名 種名 D/F ⽐ a N 幾何平均
(m2/kg DM) 

幾何標
準偏差 

ヨーロッパの
Tag 

(m2/kg DM) 

ナラタケ Armillaria mellea 0.11 75 3.0×10−2 2.85 4.0×10−2 

ショウゲンジ Cortinarius 
caperata 0.10 2 3.1×10−1 ̶ b 2.3 

ムレオオフウセンタケ Cortinarius 
praestans 0.10 5 4.7×10−2 2.08 2.0×10−2 

センボンイチメガサ Kuehneromyces 
mutabilis 0.11 1 1.4×10−1 ̶ 3.0×10−1 

ムラサキシメジ Lepista nuda 0.09 10 5.8×10−2 4.30 1.0×10−2 

ハナイグチ Suillus grevillei 0.09 9 7.2×10−2 2.09 4.0×10−1 

ヌメリイグチ Suillus luteus 0.09 1 8.1×10−2 ̶ 1.1 

a D/F ⽐：発表論⽂から要約した乾重／⽣重⽐（g/g）。属別の平均値を⽤いた。Kuehneromyces mutabilis の⽐
率が得られなかったため、多孔菌の種（硬質菌、D/F ⽐が⾼い）を除く全データの平均値を使⽤した。 
b データなし 
 
 

 
図 5.22. チェルノブイリ事故後にヨーロッパで報告された Tag 値[5.109]と、福島事故後に⽇本で⾃治
体がモニタリングした公的データから得られた NC 値の⽐較。2つの研究で共通する種の結果をプロ

ットした。1つの点は、ヨーロッパと⽇本における 1つの種の結果を表す 
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全体として、福島第⼀原発事故の影響を受けた地域で観察された異なるきのこ種の
137Cs 取り込み量の⽐率は、チェルノブイリ事故後に同じきのこ種について観察され
たものと類似している。いくつかの違いは、CR 値が得られた期間が異なることで説
明できる。チェルノブイリのデータは、福島で得られたデータと⽐較して、環境へ
の放射性物質の放出後、より⻑い期間を経てモニタリングが開始されている。  
 
 

 
図 5.23. 栽培されたシイタケ（Lentinula edodes）。左：菌床栽培（写真：向井裕美）、右：原⽊栽

培（写真：⽇本特⽤林産振興会） 
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5.4. ⾷⽤野⽣植物（⼭菜）への移⾏  

第 4 章ですでに述べたように、⾷⽤シダや⽵などの野⽣の⾷⽤植物は、通称「⼭菜」
と呼ばれ、福島県⺠に広く⾷されている（図 5.24）。野⽣の植物種も森林で栽培さ
れており、タケノコの年間⽣産量は約 36,000 トン/年、その他の野⽣植物の年間⽣
産量は約 14,000 トン/年である[5.105]。福島第⼀原発事故の後、多くの都道府県で
⼭菜の出荷が制限された[5.108]。⼭間部では⼭菜の消費量が多いため[5.106, 5.107]、
⼭菜の汚染は、福島県とその周辺県の住⺠にとって⼤きな関⼼事であった。  
査読付き論⽂から得られた 6 種類の⼭菜の⾯移⾏係数（Tag）の集計を表 5.10に⽰す。
また、航空機モニタリングで測定された沈着量データに基づく NC 値を付録 5 に⽰
す。⽣重ベースで得られた Tag および NC 値は、5.3 節の野⽣きのこの場合と同様に、
論⽂から得た乾燥・⽣重⽐を⽤いて 乾燥重量 ベースに換算した。 
 

表 5.10. ⼭菜中の 137Cs の⾯移⾏係数 (m2/kg DM) （[5.123]、[5.124]、[5.125]、[5.126]) 

和名 種名 部位 N 幾何平均  
(D/F ⽐) 

幾何 
標準偏

差 a 
最⼩ 最⼤ ⽂献 

フキ Petasites 
japonicus  

茎 20 3.8×10−3 3.3 4.3×10−4 4.9×10−2 [5.124] 

コシアブラ Eleutherococcus 
sciadophylloides  

新芽 11 3.2×10−2 3.7 3.5×10−3 2.7×10−1 [5.123] 

ゼンマイ Osmunda japonica 新芽 20 2.5×10−3 3.0 2.8×10−4 4.2×10−2 [5.125] 

フキ（フキノ
トウ） 

Petasites 
japonicus  

花茎 17 1.2×10−3 

(0.13) b 
   [5.126] 

イタドリ 
Fallopia japonica  

新芽 5 8.3×10−4 

(0.06) 
   [5.126] 

ヨモギ Artemisia indica 
var. maximowiczii 

新芽 7 6.2×10−4 

(0.15) 
   [5.126] 

 

a 単位なし 
b [5.126]の Tag 値は新鮮な質量ベースで提供され、乾燥／新鮮質量⽐（D/F ⽐、g/g）を⽤いて DM ベースに変
換された。 

 
⼭菜の Tag 値は、野⽣のきのこで計算した Tag 値の約 10倍となった。調査した種の中
では、Eleutherococcus sciadophylloides（和名：コシアブラ）の Tag 値と NC 値が
最も⾼く、コシアブラの出荷は⼭菜の中で最も広く制限されてきた。カリウムの利
⽤可能性は、E. sciadophylloides と他の植物種の両⽅、および E. sciadophylloides
ファミリーの個体間における放射性セシウムの移⾏の違いを説明できなかった[5.88, 
5.127]。E. sciadophylloides（コシアブラ）による⾼い放射性セシウムの取り込みは、
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放射性セシウム放射能濃度の⾼い⼟壌腐植層内に細根が分布していること[5.128]や、
共⽣する⼟壌微⽣物の活動[5.129]によるものと考えられる。  
NC 値の時間的な傾向は、野⽣植物に特有のものであった。ほとんどの種では、
Petasites japonicus（フキ）の葉柄やタケノコのように、放射性セシウム付着後に
若⼲の減少が⾒られたが、E. sciadophylloides（コシアブラ）と Aralia elata（タラ
ノキ）では NC 値の増加が報告された。⽂献[5.126]では、3 種の野⽣草本植物の Tag

値の時間依存を報告し、野⽣植物の放射性セシウムの減少は⼆成分指数関数モデル
で最もよく記述されると結論づけている（表 5.11）。 
 

表 5.11. 3種の野⽣植物における 137Cs 放射能濃度の実効半減期（⽇）[5.126] 

和名 種名 
2成分指数関数モデル 単⼀指数関数モデル 

R 2 Teff , fast (⽇) Teff , slow (⽇) R 2 Teff (⽇) 

フキ Petasites japonicus 0.794 230 970 0.784 530 

イタドリ Fallopia japonica  0.997 140 1700 0.835 420 

ヨモギ 
 
Artemisia indica var. 

maximowiczii 
0.543 100 3800 0.809 530 

 

 

 
図 5.24. ⾷⽤の野草の写真。左：フキノトウの花茎。中央：Aralia elata（タラノキ）の新芽。右：

Eleutherococcus sciadophylloides（コシアブラ）の新芽。写真提供：清野嘉之  
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5.5. 狩猟動物への移⾏  

福島第⼀原発事故後の狩猟動物の⾁への放射性セシウムの移⾏は、家畜への移⾏に
⽐べて相対的に⾼かった。この結果は、チェルノブイリ事故後に報告されたデータ
と⼀致している[5.130]。狩猟動物の摂取や販売は、チェルノブイリ事故の後、多く
の国で禁⽌された。福島第⼀原発事故の後では、いくつかの狩猟動物の⾁で放射性
セシウムの規制値や基準値を超えたため、⽇本でも部分的に同様の措置が実施され
た。  
福島第⼀原発事故以前は、137Cs の放射能濃度が 370Bq/kg FM を超える⾷品は、⽇
本に輸⼊できなかった。家畜の⾁に含まれる放射性セシウムの暫定規制値は、当初
500Bq/kg FM に設定されていた。この規制値は、次の出荷のタイミングと福島第⼀
原発事故後の数ヶ⽉間における家畜の餌の⼊⼿状況を考慮したものである。2012 年
10 ⽉ 1⽇からは、さらに低く設定された基準値である 100 Bq/kg FMが農畜産物の
⾁にも適⽤された。 

5.5.1. 狩猟動物の Tag値 

Tag（⾯移⾏係数）は、⽇本の野⽣動物への放射性セシウムの移⾏を説明するのに⼀
般的に使われる。福島第⼀原発事故後に測定されたTag値は⽂献[5.131]に報告されて
おり、さらなるデータは MODARIA I ワーキンググループ 41 の活動において収集が
⾏われた。陸上の野⽣⽣物の放射性セシウム放射能濃度を調査した⽇本の環境省
（MOE）は、野⽣動物のデータも報告している[5.132]。MOE のデータには、動物
が捕獲された場所の近くで採取された⼟壌中の放射性セシウム放射能濃度（Bq/kg 
DM, 0‒5 cm）が含まれており、いくつかの野⽣動物の組織の濃度⽐（CRmeat-soil）を
計算することができる。福島第⼀原発事故後に⽇本で報告された Tag を以下に、
CRmeat-soil の値を 5.5.2 にまとめた。 

Tag 値は哺乳類 3 種（ツキノワグマ、イノシシ、ニホンジカ）と⿃類 3 種（キジ、ヤ
マドリ、野⽣カモ）を対象に収集した。草⾷性のニホンジカを除き、いずれも植物
を主な餌とする雑⾷性の動物である。 
表 5.12 の Tag データは、移⾏係数を⽰した研究報告[5.131]の値に基づいており、さ
らに最近報告されたデータ[5.133]および[5.134]を追加・補⾜している。これらの 3
つの研究では、以下に⽰すように若⼲異なるアプローチで Tag 値を導き出している。 
(1) 5県における 2011 年 5⽉ 8⽇から 2015 年 12⽉ 31⽇までの⾷品モニタリン

グによる野⽣⿃獣⾁データ（厚⽣労働省[5.135]、福島県[5.136]、栃⽊県
[5.137]のウェブサイト）を、対応する捕獲場所における沈着量（Bq/m2）の
幾何平均値[5.131]と組み合わせた。その放射性セシウムの沈着量は、⽂部科

 
1 MODARIA Iは、2012 年から 2015 年まで実施された放射線影響評価のためのモデリングとデータに
関する IAEA プログラムである。ワーキンググループ 4 は、IAEAテクニカルレポートシリーズの出版
物に掲載されている放射⽣態学的データを分析し、⼈間や野⽣動物の被ばく評価に必要な主要放射性
核種と関連パラメータ値を特定する作業を⾏った。  
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学省が 2011 年から 2014年の間に 7回にわたって収集したデータであり、福
島県では 5.5×4.7 km²のサンプリンググリッドで、他の県では市町村のエリ
ア単位で整理したものである。各エリアにおける⼟壌サンプリング地点の数
は、放射性セシウムの沈着量が少ない地域では 2 地点、多い地域では 14地点
が含まれていた（⽂部科学省のウェブサイト[5.138]）。  

(2) イノシシとツキノワグマの⾁に含まれる放射性セシウムの放射能濃度を、⽇
本原⼦⼒研究開発機構が東⽇本で実施した第 5 回航空機モニタリング調査
（2016 年 10 ⽉ 31⽇時点）から、対応する⼟壌データ（Bq/m2）と組み合わ
せた[5.139]、[5.133]。これらのデータの⼀部は、⽂献[5.131]で使⽤された
データと重なっている。⽂献[5.133]では、2011 年 5⽉から 2016 年 3⽉まで
のデータを⽤いて、⼀般化加法混合モデルを適⽤し、イノシシの 137Cs放射能
濃度の平均値は、夏（7−8⽉）よりも冬（2−3⽉）の⽅が⼀貫して 6倍⾼い
ことを⽰した。  

(3) ⽂献[5.134]では、イノシシの測定値を、捕獲場所で採取した 3 つの⼟壌サン
プルの平均値と⽐較した。137Cs の沈着量データとイノシシの 137Cs 濃度はよ
く相関しており、実試料を使っているため、この Tag 値の不確かさは、⼟壌モ
ニタリングや航空機モニタリングからの集約された沈着データを⽤いた上記
の他の 2 つのアプローチよりも低い。  

これら 3 つの膨⼤な数のデータセットの分析結果は、要約された値として報告され
ているため（表 5.12.に集約）、個別の値から成るデータセットを作成することはで
きなかった。Tag の幾何平均値（単位：m2/kg）は、ニホンジカが 4.7×10-3‒8.1×10-

3、イノシシが 2.6×10-3‒6.8×10-3、ツキノワグマが 3.0×10-3‒5.5×10-3 であった。
福島第⼀原発事故後における狩猟⿃類の Tag の幾何学的平均値（表 5.13.）は、⿃類
の放射性セシウム放射能濃度データが検出下限値以下であったためデータが追加さ
れず、結果として⽂献[5.131]で報告された値と変わらなかった。その値は、キジ
（N=86）では 1.0×10-4‒8.9×10-4、ヤマドリ（N=50）では 1.6×10-3‒4.8×10-3、野
⽣カモ（N=104）では 2.2×10-4 ‒ 8.7×10-4 である。  
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表 5.12. ３種の狩猟動物における 137Cs の⾯移⾏係数 Tag (m2/kg FM)  

年 N 
Tag (m2/kg FM) 

⽂献 
算術平均 幾何平均 幾何標

準偏差 最⼩ 最⼤ 

ニホンジカ (Cervus nippon) 

2011 47 1.5×10−2 8.1×10−3 2.6 1.3×10−3 2.3×10−1 MODARIA I WG4 

2012 134 1.0×10−2 5.9×10−3 2.6 3.6×10−4 1.4×10−1 MODARIA I WG4 

2013 150 9.2×10−3 5.8×10−3 2.5 9.5×10−4 7.5×10−2 MODARIA I WG4 

2014 133 1.1×10−2 5.9×10−3 3.0 4.6×10−4 1.2×10−1 MODARIA I WG4 

2015 111 8.1×10−3 4.7×10−3 2.9 5.2×10−4 3.7×10−2 MODARIA I WG4 

イノシシ（Sus scrofa） 

2011 167 1.4×10−2 6.8×10−3 2.7 4.7×10 4 5.4×10−1 MODARIA I WG4 

2012 458 9.7×10−3 4.4×10−3 2.6 2.1×10−4 1.2 MODARIA I WG4 

2013 501 9.8×10−3 4.3×10−3 3.3 2.9×10−4 1.5×10−1 MODARIA I WG4 

2014 546 4.3×10−3 2.6×10−3 2.6 4.7×10−5 8.3×10−2 MODARIA I WG4 

2015 612 6.1×10−3 3.1×10−3 2.8 8.9×10−5 2.9×10−1 MODARIA I WG4 

2011‒2016 1031 ̶ 3.2×10−3 3.4 9.2×10−5 9.1×10−1 根本ら（2018）
[5.133] 

2015 72 1×10−3 9×10−4 3 8×10−5 6×10−3 アンダーソンら
（2019 年）[5.134] 

ツキノワグマ （Ursus thibetanus) 

2011 26 8.2×10−3 5.5×10-3 2.3 1.6×10−3 4.7×10−2 MODARIA I WG4 

2012 174 6.0×10−3 3.9×10-3 2.4 3.2×10−4 6.7×10−2 MODARIA I WG4 

2013 83 7.0×10−3 4.8×10-3 2.4 9.1×10−4 4.2×10−2 MODARIA I WG4 

2014 205 5.0×10−3 3.0×10-3 2.6 3.4×10−4 8.0×10−2 MODARIA I WG4 

2015 66 5.7×10−3 4.4×10-3 2.2 6.0×10−4 1.9×10−2 MODARIA I WG4 

2011‒2016 271 ̶ 2.2×10-3 2.3 2.2×10−4 5.3×10−2 根本ら（2018）
[5.133] 
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表 5.13. MODARIA I WG4 のデータを⽤いて得られた⿃類の 137Cs の⾯移⾏係数 Tag (m2/kg FM) 

年 N 
Tag (m2/kg FM) 

算術平均 幾何平均 幾何標準偏
差 a 最⼩ 最⼤ 

キジ（Phasianus versicolor） 

2011 27 1.4×10-3 9.1×10-4 2.3 2.7×10-4 7.7×10-3 

2012 37 1.2×10-3 8.0×10-4 2.6 5.9×10-5 3.8×10-3 

2013 12 4.3×10-4 2.7×10-4 3.2 3.3×10-5 1.2×10-3 

2014 6 4.4×10-4 3.3×10-4 2.4 1.2×10-4 8.6×10-4 

2015 4 1.6×10-4 1.0×10-4 2.6 5.4×10-5 4.2×10-4 

ヤマドリ（Syrmaticus soemmerringii ） 

2011 10 3.3×10-3 2.5×10-3 2.2 7.3×10-4 9.0×10-3 

2012 21 2.6×10-3 1.6×10-3 2.8 2.5×10-4 1.3×10-2 

2013 8 8.3×10-3 4.8×10-3 3.0 8.3×10-4 3.4×10-2 

2014 6 3.3×10-3 1.7×10-3 3.4 6.1×10-4 1.1×10-2 

2015 5 2.2×10-3 1.9×10-3 1.7 1.3×10-3 4.6×10-3 

野⽣カモ（Anas zonorhyncha、Anas platyrhynchos） 

2011 16 1.1×10-3 8.7×10-4 2.0 1.9×10-4 2.9×10-3 

2012 46 1.3×10-3 6.1×10-4 2.9 9.6×10-5 2.3×10-2 

2013 18 8.2×10-4 5.5×10-4 2.7 6.2×10-5 2.3×10-3 

2014 14 5.0×10-4 2.8×10-4 2.9 7.4×10-5 1.8×10-3 

2015 10 3.3×10-4 2.4×10-4 2.6 3.3×10-5 7.7×10-4 
a 単位なし 

 
チェルノブイリ事故（IAEA TECDOC-1616）[5.48]と 福島第⼀原発事故後について、
共に最初の 5 年間の同時期に得られた Tag 値の範囲と幾何平均値を、表 5.14 にまと
めた。狩猟動物種（シカ、イノシシ、キジ）の Tag 値は、両事故ともに同じような値
であった。IAEA TECDOC-1616[5.34]に記載されているヒグマ（Ursus arctos）の
Tag データは、ツキノワグマのデータよりも⼀桁⾼い。クマは⾮常に多様な⾷事をす
る雑⾷動物であるため、⽐較的⾼いばらつきが予想される。ツキノワグマは主に草
⾷であるのに対し、ヒグマは⾁を多く⾷べる。 
チェルノブイリ事故と福島第⼀原発事故の影響を受けた地域で算出された野⽣カモ
の Tag 値も異なるが、データ数が少ないことから、福島第⼀原発事故で測定された平
均 Tag データの不確実性は⼤きい。福島第⼀原発事故とチェルノブイリ事故で推定さ
れた野⽣カモの Tag 値が有意に異なるかどうかを明らかにするには、さらなるデータ
収集が必要である。 
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表 5.14. 福島原発事故およびチェルノブイリ原発事故後の 5 年間に得られた 137Cs の Tag 値の⽐較  

種または
グループ 

福島の事故 
(2011‒2015) 

 チェルノブイリ事故  
(データは⽂献[5.48]より抜粋) 

N 幾何平均 Tag の値の範囲 
（m2/kg FM）  N 幾何平均 Tag の値の範囲 

（m2/kg FM） 

シカ 575 4.7×10-3‒8.1×10-3（ニホンジ
カ）  

>807 
 ̶ a 

7.6×10-3‒9.4×10-2（ノロジ
カ） 

2.8×10-2‒5.0×10-2（アカシ
カ） 

イノシシ 2284 9×10−4‒ 6.8×10−3  >37 4.0×10−3 ‒ 6.7×10−2 

クマ 554 3.0×10-3‒5.5×10-3（ツキノワ
グマ）  84 4.3×10-2 ‒7.1×10-2 (ヒグマ) 

キジ 
86 
50 

1.0×10-4‒9.1×10-4（キジ） 
1.6×10-3‒4.8×10-3（ヤマド

リ） 
 3 3.2×10−4 

野⽣カモ 104 2.4×10−4 ‒ 8.7×10−4  51 2.4×10−3 ‒ 1.3×10−2 

a データなし 

 

5.5.2. 狩猟動物種の CRmeat-soilおよび CRmeat-waterデータ  

CRmeat-soil 値は、⾁中の放射能濃度（Bq/kg FM）と⼟壌中の放射能濃度（Bq/kg DM）
の⽐である。キジ（Phasianus versicolor）の利⽤可能な CRmeat-soil データは少ないが、
環境省のデータを⽤いて表 5.15 に⽰した[5.103]。⼟壌中の放射能は、0‒5 cm の層
の平均濃度を⽰している。  
また、⾁中の放射能濃度（Bq/kg FM）と⽔中の放射能濃度（Bq/L）の⽐を CRmeat-

water 値とした。アメリカウシガエル（Lithobates catesbeianus）の⾷⽤部分の
CRmeat-water を、⽂献[5.103, 5.139]から得られたデータを⽤いて算出した[5.103, 
5.139]。 
  



 

48 

表 5.15. その他の狩猟動物種の 137Cs の⼟壌または⽔との関係における CR値 

種 組織 年 N 

CR 

中央値 幾何平均 
幾何 
標準 

偏差 a 

最⼩ 最⼤ 

    CRmeat-soil (kg DM/kg FM) 

キジ むね⾁ 2014‒2015 4 1.1×10−2 1.0×10−2 1.3 8.3×10−3 1.4×10−2 

 もも⾁ 2014‒2015 2 1.0×10−2 ̶ b ̶ 8.9×10−3 1.2×10−2 

 砂肝 2014‒2015 2 7.2×10−3 ̶ ̶ 6.7×10−3 7.7×10−3 

 肝臓 2014‒2015 2 4.5×10−3 ̶ ̶ 3.5×10−3 5.4×10−3 

    CRmeat-water (L/kg FM) 

アメリカ
ウシガエ
ル 

もも⾁ 2014‒2017 2 3.0×103 ̶ ̶ 1.7×103 4.3×103 

 体全体 ̶ 4 8.6×102 7.9×102 1.6 5.6×102 1.6×103 
a 単位なし 
b データなし 
 

5.5.3. 狩猟動物の実効半減期  

狩猟動物中の 137Cs濃度の時間依存性を分析するために、採取⽇（2011 年 3⽉ 11⽇
からの経過⽇数）に対して Tag 値をプロットすることにより、狩猟動物中の 137Cs の
実効半減期（Teff ）を算出した。結果として得られた Teff 値は表 5.16 にまとめられて
いる。ニホンジカとキジについては、時間と対数変換した Tag との間に相関が⾒られ
なかったため（p>0.05）、これらの動物種の Teff 値は記載していない。⽇本で採取
されたツキノワグマ、イノシシ、ニホンジカの 137Cs 放射能濃度は、福島第⼀原発事
故後の最初の数年間、顕著な減少は⾒られなかった。ドイツ（バイエルン州）では、
イノシシの Teco（⽣態学的半減期・⽣物的半減期）(訳者注：物理的な崩壊による減少を含めず、移動や排泄

によって半分になるまでの時間のこと）が 10.5 年（1986‒1999）であり、他のほとんどの国ではイノ
シシのTecoの減少は報告されていない。チェルノブイリ事故後（1986‒2002）のノロ
ジカの Teco 値として 5.8‒128 年という⼤きい変動も報告されている[5.140]。ヨーロ
ッパ諸国で観察されたデータとのより詳細な⽐較を⾏うためには、福島第⼀原発事
故後のより⻑い観察期間が必要である。 
種間で観察される Teff の違いの理由はまだ特定されていない。IAEA TECDOC1616 
[5.48]で⽰されているイノシシの餌は、⽇本のイノシシにもあてはまるが、野⽣のき
のこ類の摂取による Teff への影響については明らかになっていない。しかし、野⽣動
物の餌の種類や摂取量の季節的な変化が Teff に影響を与えると考えられる。  
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表 5.16. 狩猟動物動物の 137Cs実効半減期 Teff（年） 

動物名 
⽇本 

2011‒2015 
ヨーロッパ諸国 

1986‒1999 [5.48] [5.141]  

ニホンジカ ̶ a 
ノロジカ：5.8‒128 
アカシカ：6.1‒18 

イノシシ 3.2 10.5 

ツキノワグマ 5.6 ̶ 

キジ 1.2 ̶ 

野⽣カモ 1.8 ̶ 
a データなし 
 

5.5.4. イノシシとツキノワグマの組織中の放射性セシウムの分布  

イノシシの組織中の放射性セシウム放射能濃度について、2012 年 11⽉と 2013 年 12
⽉に採取された成獣 4頭と幼獣 3頭で測定したところ、筋⾁部が他の 24組織中より
も放射性セシウム放射能濃度が⾼かった[5.142]。イノシシの様々な筋⾁部における
放射性セシウム放射能濃度は、脂肪含量の増加に伴い減少したが [5.143]、これはお
そらく脂肪中への放射性セシウム含量が⽐較的低いことに起因すると考えられる。
同様の関係が⽜⾁についても報告されている [5.144]。  
イノシシとツキノワグマ[5.109, 5.138]の 5 つの組織について、筋⾁中の放射性セシ
ウム放射能濃度に対する各組織中の放射性セシウム放射能濃度の⽐を求めた。各組
織の濃度⽐の平均値は 1 以下であり、肝臓を除いた各組織の濃度⽐は 2 つの動物種
間で有意な差はなかった（図 5.25）。 
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図 5.25. 肝臓、腎臓、⼼臓、脾臓の放射性セシウム放射能濃度の濃度⽐と筋⾁の濃度⽐の⽐較 

 

5.5.5. 狩猟動物への移⾏：概要とデータの制限  

5.5.5.1. 概要 

福島地域のイノシシでは季節変動が観察された[5.133]。チェルノブイリ事故後に⾒
られたような秋ではなく、冬の終わりに最も⾼い値が⾒られた。  
組織それぞれの放射能濃度は異なっており、放射性セシウムの放射能濃度は筋⾁で
最も⾼かった。 

5.5.5.2. データの制限 

⽇本では、放射性セシウムの放射能濃度と様々な狩猟種の餌の違いとの関係を調べ
た研究は⽐較的少ない。広⼤な地域について平均化した⼟壌濃度を⽤いて狩猟動物
の Tag の推定に⽤いると、特に個々の動物の⽣息範囲や地域の⽣息数の範囲が⼩さい
場合には、不確実性の原因となる可能性がある。さらに、動物の⽣息地の⼟壌汚染
は⾮常に不均⼀であることが多い。イノシシの⾷⽣活の季節性に関するさらなる情
報は、季節変化の理由を理解するのに役⽴つだろう。アジアのツキノワグマとヨー
ロッパのヒグマの⾷性の違いが、ヨーロッパで⾒られる⾼い Tag 値の説明になるかも
しれない。  
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5.6. まとめと結論  

福島の森の特徴 
● 福島第⼀原発事故の影響を受けた地域では、森林が最も多くの⾯積を占めて

いる。森林に覆われた⼭地流域（福島第⼀原発事故の影響を受けた地域の約
70％）は、農地に覆われた地域（10％）よりもはるかに広い。  

● 被災地には樹齢の異なる天然林や⼈⼯林など、多様な種類の森林がある。  
● ⽇本の森林は、経済活動やレクリエーション活動など、さまざまな⽣態系サ

ービスの⾯で⾮常に重要である。 
● ⽇本における林産物の利⽤は、概ね世界の他の地域と同様である。しかし、

広範な野⽣の⾷⽤植物（⼭菜）が広く消費されていることは、これまで考え
られてきた状況とは異なる。 

● ⽇本の森林は河川の上流に位置しており、⽔資源の保全に重要な役割を果た
している。被災した⼭間部では、森林が⽔⽥のある農業地域に隣接してお
り、森林流域から流出する河川⽔を利⽤して灌漑が⾏われることが多い。 

福島原発事故後に観測された森林での放射性物質の移動プロセスの主な特徴 
● ⽇本政府が提供した航空機モニタリングに基づく総沈着量データは、異なる

森林サイトの放射⽣態学的特徴を明らかにするために不可⽋であった。 
● 2011 年 3 ⽉の沈着時に葉がなかった落葉樹による放射性核種の遮断は、常緑

針葉樹に⽐べてはるかに少なかった（全インベントリーの約 30％未満）。 
● 沈着事故後の初期および中期の森林⽣態系における放射性セシウムの動態を
研究するため、新しいデータを収集した。事故後の初期段階で測定された樹
冠の放射性セシウムの減少は、2成分の指数関数モデル（損失モデル）によっ
てよく説明された。 

● 沈着後最初の 200 ⽇間は、樹冠から林床への放射性セシウムの移⾏には樹冠
通過⾬と樹幹流が主に寄与していたが、その後はリターフォールが主な移⾏
プロセスとなった。  

● 針葉、樹⽪、枝の Tag（⾯移⾏係数）値は⼀貫して針葉が最も⾼く、次いで
枝、樹⽪の順であったが、幹材では最も低い Tag 値が測定された。チェルノブ
イリ事故後、森林の樹⽊への放射性セシウムの移⾏について同様のパターン
が観察された。 

● Tag 値は時間の経過とともに減少する傾向にあったが、その減少幅は樹⽊の器
官によって異なっていた。Tag 値の減少は、他の樹⽊器官よりも針葉でより急
速に⾒られた。しかし、ナラ属の葉の放射能濃度は、5 年間でほとんど変化し
なかった。  

● ナラ属の Tag 値（幹材と葉）は、最初の沈着から同じような時期にはチェルノ
ブイリ事故後に観測された値と同程度であった。逆に、福島第⼀原発事故の
影響を受けた針葉樹の幹材の Tag 値は、チェルノブイリ事故後に報告された値
に⽐べて低かった。系統的な違いを明らかにするためには、継続的なモニタ
リングが必要である。 
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● 放射性セシウムは幹材の中で不均⼀に分布していた（辺材と⼼材）。汚染の
パターンと時間依存性は、2 種類の材と対象となる樹種で異なっていた。 

● 事故後 2 年以内に A0 層および鉱質⼟壌層が森林内の放射性セシウムの最⼤の
蓄積場所となった。 

● 初年度に形成された⼟壌の放射性セシウムの鉛直分布は、その後はゆっくり
と変化していった。 

● スギの針葉に含まれる放射性セシウムの Teff 値は 0.76‒2.7年の範囲で、平均値
は 1.7年だった。ヒノキとアカマツの針葉樹の Teff 値はこの範囲内であった。
枝の Teff 値は 1.0年（アカマツの場合）から 3.8 年までの範囲であった。 

● 福島県の Teff 値は、チェルノブイリ原⼦⼒発電所周辺の被災地で観測された
Teff 値よりも概して短い。しかし、観測時期が異なるため、より良い⽐較を⾏
うためには、⽇本での継続的なモニタリングが必要である。 

● スギ花粉の放射性セシウム放射能濃度は、葉と同じように数年で急速に減少
した。  

● カリウム肥料を森林⼟壌に施⽤すると、樹⽊への放射性セシウムの移⾏が⼤
幅に減少（80‒90％）したが、これはチェルノブイリ事故後に報告されたデー
タと⼀致している。カリウム処理を汚染された森林の修復オプションとして
実施するには、今後のさらなる研究と費⽤対効果の評価が不可⽋である。  

● 幅広い種類のきのこ類と⼭菜への放射性セシウムの移⾏が、政府のモニタリ
ングプログラムによって広範囲に測定された。⼀般的なきのこ 7 種につい
て、福島第⼀原発事故後に得られたNC値は、チェルノブイリ事故後に報告さ
れた Tag 値と同程度であった。 

● ⽇本におけるニホンジカとイノシシの Tag 値は、チェルノブイリ事故後の研究
で TRS472 に報告された他の陸⽣狩猟哺乳類の Tag 値と同様であった。ツキノ
ワグマの Tag 値は、⽇本のニホンジカとイノシシについて報告されたものと同
様であった。  

● 狩猟動物における放射性セシウムの実効半減期は、⼀般的にチェルノブイリ
事故後に決定されたものよりも短かった。しかし、⽇本のニホンジカの Tag 値
は、2011 年から 2015 年の間、低下しなかった。 

制限事項、他の森林／状況への適⽤可能性、および今後の課題 
● いくつかの研究では、サンプリングのサイトの数が限られていたため、リタ

ーフォール、樹冠通過⾬、樹幹流における 137Cs の時間依存性など、いくつか
のデータの解析に不確実性が⽣じていた。  

● 森林における放射性セシウムの蓄積を理解するために必要な補⾜的な環境デ
ータ（狩猟動物の餌、森林⼟壌中の根の分布、⼟壌の性質など）は、ごく⼀
部の研究でしか得られなかった。このような⽣態系のデータが放射⽣態学的
プロセスに与える影響についての知識が限られており、観測されたデータの
解析や放射性セシウムの⻑期的な挙動の予測には制約がある。例えば、⼟壌
中における放射性セシウムの移動性と分布に影響を与えることが知られてい
る様々な⼟壌の特性について、⼗分に分析されていない。このようなデータ
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がないため、森林の植物やきのこ、狩猟動物への放射性セシウムの移⾏の⻑
期的な動態を予測することが難しい。  

● 樹⽊の幹材に含まれる放射性セシウムのサンプリングは、ほとんどが辺材と
⼼材に分けて⾏われており、幹材全体の汚染の評価には限界がある。 

● チェルノブイリ事故後に測定された林産物（きのこ、狩猟動物、ベリー類な
ど）の放射性セシウムの実効半減期は、農作物のそれよりもはるかに⻑かっ
た。福島の森林でもそのような違いがあるのかどうかは不明である。  

● 商業的に最も重要な林産物である⽊材中（幹材中）の放射性セシウム放射能
濃度の時間依存性が異なる理由（例えば、スギの緩やかな増加とナラの急激
な増加）については、まだ⼗分に研究されていない。  
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15 (1971) pp. 297–302. 
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付録 

付録 1. ⼟壌から樹⽊への移⾏ 

表 1.1. 2011 年から 2015 年までの各樹⽊器官における 137Cs の⾯移⾏係数 Tag（m2/kg DM） 

樹種 年 
Tag  Tag 

平均 1 範囲 N2  平均 1 範囲 N2 

幹材  樹⽪ 

スギ 2011 4.0×10−4 3.0×10−4‒
5.5×10−4 4  2.1×10−2 1.1×10−2‒

4.2×10−2 
4 

 2012 2.1×10−4 7.2×10−5‒
4.2×10−4 4  1.2×10−2 8.2×10−3‒

1.9×10−2 
4 

 2013 6.9×10−4 2.3×10−4‒
2.8×10−3 6  1.1×10−2 4.0×10−3‒

2.5×10−2 
6 

 2014 2.5×10−4 1.8×10−4‒
4.3×10−4 4  9.5×10−3 3.7×10−3‒

2.3×10−2 
4 

 2015 3.9×10−4 1.7×10−4‒
1.5×10−3 5  1.5×10−2 2.6×10−3‒

2.7×10−2 
19 

ヒノキ 2011 - - 0  - - 0 

 2012 7.8×10−4 4.2×10−4‒
1.1×10−3 2  6.5×10−2 6.2×10−2‒

6.7×10−2 
2 

 2013 5.7×10−4 4.6×10−4‒
6.7×10−4 2  3.1×10−2 2.2×10−2‒

4.1×10−2 
2 

 2014 6.4×10−4 6.3×10−4‒
6.5×10−4 2  1.8×10−2 1.0×10−2‒

2.5×10−2 
2 

 2015 8.4×10−4 6.0×10−4‒
1.6×10−3 3  2.0×10−2 8.3×10−3‒

3.6×10−2 
8 

マツ 2011 1.2×10−4 - 1  2.4×10−2 - 1 

 2012 5.3×10−5 - 1  8.2×10−3 - 1 

 2013 3.7×10−5 - 1  7.1×10−3 - 1 

 2014 4.5×10−5 - 1  7.1×10−3 - 1 

 2015 4.9×10−4 3.3×10−5‒
9.5×10−4 2  1.4×10−2 5.0×10−3‒

3.7×10−2 
4 

ナラ属 2011 1.2×10−4 - 1  3.1×10−2 - 1 

 2012 4.1×10−4 1.5×10−4‒
6.7×10−4 2  2.4×10−2 1.3×10−2‒

3.5×10−2 
2 

 2013 8.7×10−4 1.8×10−4‒
1.6×10−3 2  3.5×10−2 1.2×10−2‒

5.8×10−2 
2 

 2014 1.0×10−3 3.0×10−4‒
1.8×10−3 2  2.0×10−2 6.1×10−3‒

3.4×10−2 
2 

  2015 1.1×10−3 3.3×10−4‒
3.1×10−3 3  2.5×10−2 8.9×10−3‒

4.0×10−2 
2 
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  葉    枝   

スギ 2011 2.1×10−1 1.4×10−1‒
4.8×10−1 4  1.0×10−1 4.4×10−2‒

1.9×10−1 
4 

 2012 5.0×10−2 3.7×10−2‒
6.0×10−2 4  3.6×10−2 1.9×10−2‒

8.3×10−2 
4 

 2013 3.9×10−2 1.7×10−2‒
1.2×10−1 25  2.4×10−2 1.1×10−2‒

6.8×10−2 
6 

 2014 1.8×10−2 2.7×10−3‒
8.6×10−2 47  2.4×10−2 6.1×10−3‒

8.1×10−2 
42 

 2015 6.9×10−3 1.8×10−4‒
3.7×10−2 57  7.8×10−3 2.0×10−4‒

2.5×10−2 
21 

ヒノキ 2011 - - 0  - - 0 

 2012 1.4×10−1 1.2×10−1‒
1.7×10−1 2  4.0×10−2 4.0×10−2‒

4.1×10−2 
2 

 2013 6.7×10−2 2.7×10−2‒
2.1×10−1 5  1.6×10−2 9.3×10−3‒

2.2×10−2 
2 

 2014 3.5×10−2 6.7×10−3‒
8.5×10−2 15  2.7×10−2 4.7×10−3‒

9.1×10−2 
13 

 2015 1.4×10−2 2.9×10−3‒
1.3×10−1 20  9.7×10−3 3.9×10−3‒

1.6×10−2 
9 

マツ 2011 2.9×10−1 - 1  6.1×10−2 - 1 

 2012 1.9×10−2 - 1  1.4×10−2 - 1 

 2013 5.5×10−3 1.6×10−3‒
2.6×10−2 4  8.7×10−3 - 1 

 2014 5.7×10−3 8.1×10−4‒
4.8×10−2 28  1.6×10−2 3.1×10−3‒

9.9×10−2 
27 

 2015 3.6×10−3 5.2×10−4‒
1.7×10−2 27  6.1×10−3 1.3×10−3‒

1.7×10−2 
5 

ナラ属 2011 7.0×10−3 - 1  3.0×10−2 - 1 

 2012 4.7×10−3 1.8×10−3‒
7.6×10−3 2  2.6×10−2 1.4×10−2‒

3.9×10−2 
2 

 2013 9.1×10−3 3.6×10−3‒
1.5×10−2 2  2.1×10−2 9.4×10−3‒

3.2×10−2 
2 

 2014 6.2×10−3 2.9×10−3‒
1.9×10−2 4  1.4×10−2 6.4×10−3‒

1.9×10−2 
4 

  2015 1.1×10−2 2.5×10−3‒
4.3×10−2 3  9.2×10−3 2.9×10−3‒

2.6×10−2 
3 

1 算術平均値（N=2）、幾何平均値（N>2）、単⼀値（N=1）、2 研究サイト数。 

⽂献：[5.7]、[5.59]、[5.61]、[5.43]、[5.44]、[5.45]、[5.46]、[5.45]、[5.65]、[5.9]、[5.145]。 
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表 1.2. 針葉・葉の 137Cs の正規化放射能濃度、NC（m2/kg DM） 

樹種 年 N 

NC (m2/kg DM) 

中央値 幾何平均 幾 何 標 準
偏差 最⼩ 最⼤ 

スギ 2011 22 5.8×10−2 5.2×10−2 2.3 1.4×10−2 2.7×10−1 

 2012 338 1.2×10−2 1.2×10−2 3.4 5.9×10−4 1.9×10−1 

 2013 90 1.2×10−2 1.4×10−2 2.5 1.4×10−3 8.9×10−2 

 2014 141 5.4×10−3 6.6×10−3 2.7 8.0×10−4 8.7×10−2 

 2015 94 3.6×10−3 3.6×10−3 2.7 9.0×10−5 2.0×10−2 

 2016 83 3.2×10−3 3.1×10−3 2.4 3.4×10−4 2.4×10−2 

ヒノキ 2011 15 5.2×10−2 5.2×10−2 1.7 1.4×10−2 1.4×10−1 

 2012 7 4.8×10−2 4.7×10−2 1.8 2.3×10−2 1.2×10−1 

 2013 19 2.1×10−2 2.1×10−2 2.8 4.6×10−3 1.4×10−1 

 2014 51 1.0×10−2 1.1×10−2 2.4 2.4×10−3 9.0×10−2 

 2015 43 6.5×10−3 6.8×10−3 2.3 8.2×10−4 3.3×10−2 

 2016 26 3.9×10−3 3.7×10−3 3.0 4.0×10−4 2.7×10−2 

マツ 2011 7 5.6×10−2 3.9×10−2 3.3 1.0×10−2 2.4×10−1 

 2012 11 1.1×10−2 1.1×10−2 2.0 2.7×10−3 2.6×10−2 

 2013 31 2.7×10−3 2.5×10−3 2.7 2.7×10−4 3.1×10−2 

 2014 75 2.4×10−3 2.4×10−3 2.2 2.9×10−4 2.0×10−2 

 2015 35 2.0×10−3 2.2×10−3 2.6 2.4×10−4 1.2×10−2 

 2016 21 1.3×10−3 1.3×10−3 3.0 1.9×10−4 6.4×10−3 

ナラ属 2011 6 1.6×10−2 1.5×10−2 2.0 5.4×10−3 3.5×10−2 

 2012 21 4.8×10−3 5.2×10−3 2.5 1.3×10−3 3.6×10−2 

 2013 27 3.0×10−3 3.9×10−3 4.2 5.2×10−4 7.6×10−2 

 2014 19 2.7×10−3 2.3×10−3 3.3 2.0×10−4 1.9×10−2 

 2015 24 5.2×10−3 4.2×10−3 3.8 1.7×10−4 4.5×10−2 

 2016 10 5.7×10−3 3.7×10−3 4.0 2.0×10−4 1.6×10−2 
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表 1.3. 137Cs の枝の正規化放射能濃度、NC（m2/kg DM） 

樹種 年 N 

NC (m2/kg DM) 

中央値 幾何平均 幾 何 標 準
偏差 最⼩ 最⼤ 

スギ 2011 4 7.4×10−2 7.4×10−2 1.7 4.1×10−2 1.4×10−1 

 2012 4 3.8×10−2 3.8×10−2 1.8 1.9×10−2 8.0×10−2 

 2013 8 1.9×10−2 1.8×10−2 2.2 6.7×10−3 8.9×10−2 

 2014 43 1.1×10−2 1.2×10−2 1.7 3.5×10−3 3.8×10−2 

 2015 12 6.5×10−3 2.5×10−3 9.9 6.0×10−6 1.5×10−2 

 2016 48 7.8×10−3 7.6×10−3 2.0 8.2×10−4 3.6×10−2 

ヒノキ 2011 0 NA NA NA NA NA 

 2012 2 2.6×10−2 2.6×10−2 1.2 2.2×10−2 3.0×10−2 

 2013 3 8.7×10−3 1.0×10−2 1.5 7.9×10−3 1.7×10−2 

 2014 13 9.1×10−3 9.5×10−3 1.7 3.7×10−3 2.5×10−2 

 2015 8 4.4×10−3 3.8×10−3 2.0 7.9×10−4 8.3×10−3 

 2016 18 6.6×10−3 5.9×10−3 1.7 1.8×10−3 1.2×10−2 

マツ 2011 1 5.0×10−2 5.0×10−2 NA 5.0×10−2 5.0×10−2 

 2012 1 1.6×10−2 1.6×10−2 NA 1.6×10−2 1.6×10−2 

 2013 3 9.5×10−4 1.9×10−3 4.4 7.2×10−4 1.1×10−2 

 2014 40 5.5×10−3 5.4×10−3 2.7 9.9×10−5 2.6×10−2 

 2015 8 2.2×10−3 1.1×10−3 8.6 6.0×10−6 5.0×10−3 

 2016 32 3.0×10−3 3.0×10−3 3.1 9.9×10−5 5.4×10−2 

ナラ属 2011 1 2.3×10−2 2.3×10−2 NA 2.3×10−2 2.3×10−2 

 2012 2 2.4×10−2 2.3×10−2 1.6 1.6×10−2 3.2×10−2 

 2013 21 1.7×10−3 2.1×10−3 4.0 2.3×10−4 2.1×10−2 

 2014 20 2.7×10−3 2.0×10−3 4.9 9.4×10−5 1.6×10−2 

 2015 46 1.4×10−3 1.0×10−3 4.7 7.0×10−5 2.2×10−2 

 2016 21 5.8×10−4 5.8×10−4 3.8 8.5×10−5 5.9×10−3 
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表 1.4. 樹⽪の 137Cs の正規化放射能濃度、NC（m2/kg DM） 

樹種 年 N 

NC (m2/kg DM) 

中央値 幾何平均 幾 何 標 準
偏差 最⼩ 最⼤ 

スギ 2011 3 1.4×10−2 1.4×10−2 1.8 7.8×10−3 2.4×10−2 

 2012 22 1.6×10−2 2.4×10−2 3.5 5.3×10−3 5.9×10−1 

 2013 29 9.3×10−3 1.3×10−2 3.2 2.8×10−3 2.7×10−1 

 2014 73 1.6×10−2 2.1×10−2 3.3 2.2×10−3 3.4×10−1 

 2015 56 9.0×10−3 8.8×10−3 2.6 1.3×10−3 2.0×10−1 

 2016 12 7.4×10−3 8.0×10−3 1.4 5.1×10−3 1.5×10−2 

ヒノキ 2011 0  NA  NA  NA  NA  NA 

 2012 2 4.1×10−2 4.1×10−2  NA 3.7×10−2 4.6×10−2 

 2013 5 2.1×10−2 2.2×10−2 1.2 1.9×10−2 3.1×10−2 

 2014 32 1.5×10−2 1.8×10−2 2.4 3.3×10−3 1.1×10−1 

 2015 27 6.8×10−3 8.0×10−3 2.3 1.9×10−3 4.1×10−2 

 2016 10 1.5×10−2 1.3×10−2 1.8 6.0×10−3 2.5×10−2 

マツ 2011 1 2.0×10−2 2.0×10−2  NA  NA  NA 

 2012 1 9.5×10−3 9.5×10−3  NA  NA  NA 

 2013 14 8.9×10−3 1.1×10−2 4.8 1.8×10−4 1.5×10−1 

 2014 66 1.3×10−2 1.4×10−2 3.1 5.7×10−5 1.7×10−1 

 2015 34 7.9×10−3 9.1×10−3 2.7 1.6×10−3 1.0×10−1 

 2016 6 7.8×10−3 7.7×10−3 1.7 3.6×10−3 1.7×10−2 

ナラ属 2011 1 2.4×10−2 2.4×10−2  NA  NA  NA 

 2012 18 3.1×10−2 3.0×10−2 1.7 8.8×10−3 6.0×10−2 

 2013 18 1.8×10−2 1.6×10−2 2.0 5.4×10−3 7.3×10−2 

 2014 17 1.0×10−2 1.0×10−2 1.7 3.8×10−3 2.4×10−2 

 2015 9 6.7×10−3 7.0×10−3 1.8 3.3×10−3 2.6×10−2 

 2016 6 1.3×10−2 1.2×10−2 2.3 3.8×10−3 3.0×10−2 
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表 1.5. 幹材の 137Cs の正規化放射能濃度、NC（m2/kg DM） 

樹種 年 N 

NC (m2/kg DM) 

中央値 幾何平均 幾 何 標 準
偏差 最⼩ 最⼤ 

スギ 2011 3 2.5×10−4 2.4×10−4 1.1 2.2×10−4 2.6×10−4 

 2012 3 2.5×10−4 2.8×10−4 1.4 2.2×10−4 4.0×10−4 

 2013 8 2.7×10−4 3.6×10−4 2.1 1.4×10−4 1.0×10−3 

 2014 62 3.9×10−4 3.8×10−4 1.9 3.7×10−5 1.3×10−3 

 2015 28 3.1×10−4 3.6×10−4 2.0 8.5×10−5 1.4×10−3 

 2016 15 4.8×10−4 5.3×10−4 2.2 1.5×10−4 2.4×10−3 

ヒノキ 2011 0  NA  NA  NA  NA  NA 

 2012 2 4.7×10−4 4.7×10−4  NA 3.1×10−4 6.2×10−4 

 2013 3 5.6×10−4 5.0×10−4 1.4 3.5×10−4 6.4×10−4 

 2014 24 6.9×10−4 6.7×10−4 2.1 1.0×10−4 2.4×10−3 

 2015 15 7.8×10−4 7.1×10−4 1.9 1.6×10−4 3.4×10−3 

 2016 8 4.8×10−4 4.7×10−4 1.7 1.8×10−4 9.0×10−4 

マツ 2011 1 9.9×10−5 9.9×10−5  NA  NA  NA 

 2012 1 6.0×10−5 6.0×10−5  NA  NA  NA 

 2013 2 8.9×10−5 8.9×10−5  NA 4.6×10−5 1.3×10−4 

 2014 42 3.2×10−4 3.1×10−4 2.3 4.1×10−5 3.1×10−3 

 2015 16 2.2×10−4 2.6×10−4 2.4 3.7×10−5 9.3×10−4 

 2016 9 1.8×10−4 1.9×10−4 4.2 2.6×10−5 1.9×10−3 

ナラ属 2011 1 9.1×10−5 9.1×10−5  NA  NA  NA 

 2012 2 3.6×10−4 3.6×10−4  NA 1.7×10−4 5.5×10−4 

 2013 2 5.4×10−4 5.4×10−4  NA 2.2×10−4 8.6×10−4 

 2014 2 7.0×10−4 7.0×10−4  NA 3.1×10−4 1.1×10−3 

 2015 5 4.7×10−4 7.3×10−4 2.4 3.7×10−4 3.0×10−3 

 2016 6 5.9×10−4 5.8×10−4 2.0 2.5×10−4 1.5×10−3 
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付録 2. 花粉中の放射性物質の放射能濃度 

表 2.1. 森林庁の調査[5.146]で得られたスギ花粉（雄花）中の 137Cs の正規化放射能濃度、NC
（m2/kg DM） 

年 N 平均 幾何平均 幾何標準偏差 最⼩ 最⼤ 

2011 10 2.1×10−2 1.7×10−2 2.0 4.2×10−3 4.8×10−2 

2012 10 9.2×10−3 7.6×10−3 2.0 2.1×10−3 1.8×10−2 

2013 10 5.5×10−3 3.4×10−3 2.5 1.3×10−3 2.5×10−2 

2014 10 2.8×10−3 2.4×10−3 1.9 7.4×10−4 5.5×10−3 

2015 8 1.8×10−3 1.5×10−3 1.9 4.8×10−4 4.0×10−3 

2016 8 1.4×10−3 1.3×10−3 1.6 5.5×10−4 2.1×10−3 

2017 8 1.1×10−3 9.3×10−4 1.9 4.1×10−4 2.7×10−3 

2018 10 1.3×10−3 9.9×10−4 2.6 1.4×10−4 2.5×10−3 

 
 

表 2.2. 林野庁の調査から得られたスギ花粉（雄花）データから求めた Teff 値（年）[5.146] 

期間 N 平均 幾何平均 幾何標準偏差 最⼩ 最⼤ 

2011‒2014 10 1.27 1.17 1.49 0.76 2.98 

2011‒2018 10 2.07 1.86 1.60 0.94 4.65 

 

 

表 2.3. 広域調査で報告されたスギ花粉の 137Cs の NC（m2/kg DM） [5.77] 
年 N 平均 幾何平均 幾何標準偏差 最⼩ 最⼤ 

2012 67 0.0043 0.0045 2.2 0.00062 0.03 
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付録 3. ⼟壌 

表 3.1. A0層、鉱質⼟壌層、その両⽅に蓄積する放射性セシウムの、航空機モニタリングに基づく総蓄
積量に対する⽐率 

森林 
タイプ 

年 A0 層 鉱質⼟壌層 A0 および鉱質⼟壌層 N 2 

  平均 1 範囲 平均 1 範囲 平均 1 範囲  

常緑 2011 2.1×10−1 9.0×10−3‒1.9 3.9×10−1 2.4×10−2‒1.8 6.5×10−1 9.5×10−2‒2.2 210 

 2012 3.8×10−1 1.4×10−1‒
7.7×10−1 

5.7×10−1 2.7×10−1‒1.1 1.0 5.9×10−1‒1.4 14 

 2013 3.7×10−1 1.1×10−1‒1.1 5.8×10−1 2.3×10−1‒1.4 1.0 4.7×10−1‒1.9 23 

 2014 2.5×10−1 3.3×10−3‒1.4 2.9×10−1 2.9×10−3‒1.6 6.1×10−1 6.2×10−3‒1.8 93 

 2015 1.8×10−1 8.6×10−4‒
7.9×10−1 

4.5×10−1 3.2×10−3‒2.1 6.9×10−1 4.1×10−3‒2.4 99 

 2016 2.5×10−1 1.4×10−2‒1.9 4.6×10−1 4.7×10−2‒3.9 8.3×10−1 2.7×10−1‒4.0 90 

落葉 2011 3.0×10−1 7.5×10−2‒1.5 4.5×10−1 2.0×10−1‒
9.9×10−1 

8.1×10−1 3.4×10−1‒2.5 27 

 2012 2.0×10−1 5.6×10−2‒
4.8×10−1 

5.2×10−1 2.0×10−1‒1.2 7.7×10−1 4.3×10−1‒1.5 7 

 2013 2.8×10−1 1.7×10−1‒
3.5×10−1 

4.9×10−1 2.4×10−1‒1.2 8.0×10−1 4.1×10−1‒1.6 4 

 2014 2.2×10−1 5.6×10−2‒1.3 5.1×10−1 1.4×10−1‒1.1 8.6×10−1 4.9×10−1‒1.5 10 

 2015 1.4×10−1 4.6×10−2‒
3.3×10−1 

5.2×10−1 8.8×10−2‒1.7 7.1×10−1 2.3×10−1‒1.7 11 

 2016 7.3×10−2 7.7×10−4‒
3.9×10−1 

4.7×10−1 1.2×10−1‒1.6 5.9×10−1 1.2×10−1‒1.7 17 

1 算術平均(N=2)または幾何平均(N>2)  
2 調査サイトの数 

⽂献：[5.7]、[5.79]、[5.55]、[5.80]、[5.59]、[5.61]、[5.81]、[5.44]、[5.46]、[5.62]、[5.58]、[5.82]、[5.47]、
[5.64]、[5.64]、[5.65]、[5.9]、[5.83]、[5.84]、 [5.85]、[5.86]、[5.87]、[5.88]、[5.89]、[5.90] 
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表 3.2. A0層の 137Cs 正規化放射能濃度、NC（m2/kg DM） 

樹種 年 N 

NC (m2/kg DM) 

中央値 幾何平均 幾 何 標 準
偏差 最⼩ 最⼤ 

スギ 2011 120 2.9×10−1 2.9×10−1 1.7 1.6×10−2 9.9×10−1 

 2012 5 1.4×10−1 1.2×10−1 2.1 3.6×10−2 2.9×10−1 

 2013 12 1.4×10−1 1.5×10−1 1.7 7.5×10−2 4.4×10−1 

 2014 63 1.4×10−1 1.3×10−1 1.9 6.0×10−3 4.4×10−1 

 2015 59 1.0×10−1 1.1×10−1 1.6 3.6×10−2 3.3×10−1 

 2016 53 8.4×10−2 8.4×10−2 1.6 2.8×10−2 2.0×10−1 

ヒノキ 2011 20 2.5×10−1 2.6×10−1 1.9 4.7×10−2 6.5×10−1 

 2012 3 1.1×10−1 1.3×10−1 2.6 5.6×10−2 3.8×10−1 

 2013 4 1.5×10−1 1.6×10−1 1.6 1.1×10−1 2.9×10−1 

 2014 23 1.1×10−1 1.0×10−1 1.7 3.1×10−2 3.0×10−1 

 2015 27 1.0×10−1 9.5×10−2 1.8 2.0×10−2 3.8×10−1 

 2016 24 7.2×10−2 5.8×10−2 2.6 7.6×10−3 2.6×10−1 

マツ 2011 69 3.8×10−1 3.6×10−1 1.6 7.2×10−2 8.0×10−1 

 2012 1 2.1×10−1 2.1×10−1  NA  NA  NA 

 2013 9 1.7×10−1 1.1×10−1 6.7 8.0×10−4 4.8×10−1 

 2014 57 1.6×10−1 1.3×10−1 2.3 1.7×10−3 4.7×10−1 

 2015 33 1.0×10−1 8.8×10−2 2.8 6.4×10−4 3.8×10−1 

 2016 30 9.8×10−2 7.2×10−2 2.6 5.9×10−3 2.0×10−1 

ナラ属 2011 16 4.3×10−1 1.8×10−1 4.9 7.9×10−3 9.5×10−1 

 2012 5 6.6×10−3 2.4×10−2 9.0 3.2×10−3 3.5×10−1 

 2013 4 1.4×10−1 8.4×10−2 3.4 1.5×10−2 2.2×10−1 

 2014 8 1.0×10−1 7.2×10−2 3.2 4.9×10−3 1.7×10−1 

 2015 12 6.5×10−2 6.4×10−2 2.0 2.0×10−2 2.0×10−1 

 2016 6 6.4×10−2 2.9×10−2 8.8 5.9×10−4 2.3×10−1 
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表 3.3. A0層に残存する割合（F-lit：％）と移⾏の中⼼位置（Xc：cm） 

樹種 サンプリング⽇ F-lit [%] Xc [cm] N 深さ [cm] ⽂献 

スギ 2011/6/18 75 3.5 5 14.3 [5.85] 

スギ 2011/6/18 91 3.9 5 14.9 [5.85] 

スギ 2011/7/19 69 2.7 5 12.9 [5.147] 

スギ 2011/7/20 84 2.6 5 13.8 [5.147] 

スギ 2011/6/30 48 1.7 15 9.5 [5.99] 

スギ 2011/7/2 90 1.1 9 4.3 [5.99] 

スギ 2011/8/9 63 3.6 4 20.0 [5.9] 

スギ 2011/9/7 50 4.8 4 20.0 [5.9] 

スギ 2011/8/31 55 3.2 4 20.0 [5.9] 

スギ 2011/11/28 45 3.7 4 20.0 [5.9] 

スギ 2012/1/10 48 1.8 15 9.5 [5.99] 

スギ 2012/1/17 79 1.3 15 9.5 [5.99] 

スギ 2012/8/1 26 3.2 4 20.0 [5.9] 

スギ 2012/8/23 18 3.4 4 20.0 [5.9] 

スギ 2012/8/28 22 2.3 17 17.5 [5.99] 

スギ 2012/8/28 64 2.2 17 17.5 [5.99] 

スギ 2012/9/3 18 3.8 4 20.0 [5.9] 

スギ 2012/9/20 68 3.4 4 20.0 [5.9] 

スギ 2012/10/17 47 2.9 7 17.5 [5.96] 

スギ 2012/10/17 39 4.2 6 9.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 25 4.9 6 9.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 34 4.1 8 25.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 28 5.4 8 25.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 31 4.7 8 25.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 34 3.7 8 25.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 28 4.8 8 25.0 [5.96] 

スギ 2012/10/17 38 6.0 7 17.5 [5.96] 

スギ 2012/12/13 41 3.2 17 17.5 [5.99] 

スギ 2012/12/13 18 1.7 17 17.5 [5.99] 

スギ 2013/7/14 21 1.7 17 17.5 [5.99] 

スギ 2013/7/18 62 1.5 17 17.5 [5.99] 

スギ 2013/8/1 28 4.0 4 20.0 [5.9] 

スギ 2013/8/26 19 3.4 4 20.0 [5.9] 

スギ 2013/8/27 67 3.8 4 20.0 [5.9] 

スギ 2013/9/4 19 3.9 4 20.0 [5.9] 

スギ 2014/7/21 23 2.7 17 17.5 [5.99] 

スギ 2014/7/21 26 1.5 17 17.5 [5.99] 
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スギ 2014/7/29 15 4.0 4 20.0 [5.9] 

スギ 2014/8/25 18 3.3 4 20.0 [5.9] 

スギ 2014/8/27 50 3.8 4 20.0 [5.9] 

スギ 2014/9/1 14 3.8 4 20.0 [5.9] 

スギ 2015/7/25 8 2.1 17 17.5 [5.99] 

スギ 2015/7/26 32 2.1 17 17.5 [5.99] 

スギ 2015/8/4 10 4.3 4 20.0 [5.9] 

スギ 2015/8/25 8 3.4 4 20.0 [5.9] 

スギ 2015/8/26 34 3.2 4 20.0 [5.9] 

スギ 2015/9/2 18 5.4 4 20.0 [5.9] 

スギ 2016/8/7 7 3.1 17 17.5 [5.99] 

スギ 2016/8/7 32 2.4 17 17.5 [5.99] 

スギ 2017/7/2 4 4.8 17 17.5 [5.99] 

スギ 2017/7/2 21 2.3 17 17.5 [5.99] 

ヒノキ 2012/2/16 23 3.7 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2012/8/24 53 4.7 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2013/1/28 23 4.2 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2013/8/27 54 6.3 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2013/9/25 16 4.3 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2014/8/26 40 4.6 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2014/9/30 4 3.5 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2015/8/25 53 4.1 4 20.0 [5.9] 

ヒノキ 2015/9/28 8 3.8 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2011/6/18 61 3.1 5 14.0 [5.85] 

落葉樹 2011/6/18 50 2.3 5 14.8 [5.85] 

落葉樹 2011/7/20 41 2.6 5 12.1 [5.147] 

落葉樹 2011/7/20 64 1.9 5 12.7 [5.147] 

落葉樹 2011/8/9 60 3.7 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2012/8/2 22 3.6 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2012/8/24 46 2.9 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2012/10/17 29 3.9 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 11 5.1 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 25 3.4 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 32 2.8 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 25 3.0 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 27 2.8 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 26 4.5 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 28 3.9 8 25.0 [5.96] 

落葉樹 2012/10/17 27 4.0 7 17.5 [5.96] 

落葉樹 2013/8/2 20 3.4 4 20.0 [5.9] 
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落葉樹 2013/8/27 47 4.5 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2014/7/30 18 4.2 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2014/8/26 29 3.4 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2014/10/15 91 5.7 4 17.5 [5.88] 

落葉樹 2015/8/5 11 4.7 4 20.0 [5.9] 

落葉樹 2015/8/26 38 4.9 4 20.0 [5.9] 

マツ 2011/6/18 56 2.3 5 14.7 [5.85] 

マツ 2011/7/19 54 4.6 5 13.7 [5.147] 

マツ 2011/8/9 56 5.1 4 20.0 [5.9] 

マツ 2012/8/2 27 3.9 4 20.0 [5.9] 

マツ 2013/8/1 29 3.3 4 20.0 [5.9] 

マツ 2014/7/29 21 3.7 4 20.0 [5.9] 

マツ 2015/8/4 10 4.8 4 20.0 [5.9] 

混交林 2011/7/1 91 2.3 15 9.5 [5.99] 

混交林 2012/1/10 65 4.2 15 9.5 [5.99] 

混交林 2012/8/27 50 4.7 17 17.5 [5.99] 

混交林 2012/12/11 40 1.9 17 17.5 [5.99] 

混交林 2013/7/13 68 1.5 17 17.5 [5.99] 

混交林 2014/7/22 17 3.7 17 17.5 [5.99] 

混交林 2015/7/25 27 2.7 17 17.5 [5.99] 

混交林 2016/6/25 7 3.4 17 17.5 [5.99] 

混交林 2017/7/2 6 4.6 17 17.5 [5.99] 
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付録 4. きのこへの移⾏ 

表 4.1. きのこの 137Cs 正規化放射能濃度、NC 値 (m2/kg DM) 

種 （和名） タイプ a F/Db 年 N 幾何平均 幾何標準
偏差 最⼩ 最⼤ 

Armillaria mellea W 0.11 2011 9 1.0×10‒2 3.8 1.2×10‒3 7.2×10‒2 

(ナラタケ)   2012 12 5.5×10‒2 3.4 9.1×10‒3 7.7×10‒1 

   2013 5 3.7×10‒2 3.7 5.9×10‒3 1.8×10‒1 

   2014 12 3.5×10‒2 2.2 3.8×10‒3 9.4×10‒2 

   2015 11 2.4×10‒2 1.5 1.3×10‒2 5.2×10‒2 

   2016 15 2.5×10‒2 2.6 4.4×10‒3 2.0×10‒1 

      2017 11 3.1×10‒2 2.0 6.6×10‒3 8.4×10‒2 

Entoloma sarcopum M 0.09 2011 6 1.2×10‒2 2.4 2.5×10‒3 3.5×10‒2 

(ウラベニホテイシメ
ジ) 

  2012 8 2.6×10‒2 4.5 4.9×10‒3 4.3×10‒1 

  2013 7 2.4×10‒2 3.3 7.4×10‒3 2.6×10‒1 

   2014 7 1.9×10‒2 3.9 4.3×10‒3 2.8×10‒1 

   2015 7 9.7×10‒3 1.8 5.5×10‒3 3.5×10‒2 

   2016 5 1.9×10‒2 3.8 6.2×10‒3 1.7×10‒1 

   2017 5 2.3×10‒2 3.3 7.1×10‒3 1.4×10‒1 

Hygrophorus russula M 0.13 2011 6 1.9×10‒2 1.7 1.0×10‒2 3.2×10‒2 

(サクラシメジ)   2012 6 4.2×10‒2 2.2 1.4×10‒2 1.1×10‒1 

   2013 2 9.1×10‒2 1.1 8.4×10‒2 1.0×10‒1 

   2014 6 3.0×10‒2 1.8 1.4×10‒2 7.3×10‒2 

   2015 2 4.1×10‒3 1.7 2.9×10‒3 5.9×10‒3 

   2016 2 3.2×10‒2 2.4 1.7×10‒2 6.0×10‒2 

      2017 2 3.9×10‒2 1.4 3.1×10‒2 5.0×10‒2 

Hypholoma 
sublateritium W 0.10 2013 2 5.2×10‒2 2.2 3.0×10‒2 9.0×10‒2 

(クリタケ)   2014 6 7.4×10‒2 3.0 1.9×10‒2 3.4×10‒1 

   2015 2 2.1×10‒2 3.8 8.2×10‒3 5.5×10‒2 

   2016 1 6.7×10‒2  6.7×10‒2 6.7×10‒2 

   2017 3 4.4×10‒2 2.2 1.8×10‒2 7.4×10‒2 

Lactarius hatsudake M 0.11 2011 10 8.0×10‒2 3.8 3.2×10‒3 4.1×10‒1 

(ハツタケ)     2012 2 3.9×10‒1 20.3 4.7×10‒2 3.3 

Lactarius volemus M 0.11 2011 24 4.0×10‒2 7.1 2.0×10‒3 2.2 

(チチタケ)   2012 19 3.3×10‒1 5.1 1.9×10‒2 1.1×10 

   2013 3 5.3×10‒2 2.1 2.2×10‒2 8.2×10‒2 

   2014 7 3.3×10‒2 5.2 4.5×10‒3 6.5×10‒1 
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   2015 3 2.0×10‒2 3.0 5.9×10‒3 4.8×10‒2 

   2016 3 3.4×10‒2 1.6 2.1×10‒2 5.6×10‒2 

   2017 6 2.4×10‒2 2.3 9.5×10‒3 6.3×10‒2 

Lepista nuda L 0.09 2011 2 2.5×10‒1 3.1 1.1×10‒1 5.6×10‒1 

(ムラサキシメジ)   2012 1 1.8×10‒2  1.8×10‒2 1.8×10‒2 

   2013 2 5.9×10‒2 1.2 5.1×10‒2 6.8×10‒2 

   2015 2 4.1×10‒2 4.8 1.4×10‒2 1.2×10‒1 

   2016 2 1.4×10‒2 7.1 3.5×10‒3 5.6×10‒2 

      2017 1 2.1×10‒1   2.1×10‒1 2.1×10‒1 

Leucopaxillus 
giganteus L 0.10 2011 8 5.1×10‒3 2.5 1.2×10‒3 2.6×10‒2 

(オオイチョウタケ)   2012 4 1.5×10‒2 3.8 4.1×10‒3 7.4×10‒2 

   2013 2 2.9×10‒2 1.1 2.7×10‒2 3.1×10‒2 

   2014 2 3.1×10‒2 1.5 2.3×10‒2 4.2×10‒2 

   2015 1 5.7×10‒3  5.7×10‒3 5.7×10‒3 

Panellus serotinus W 0.10 2011 1 1.7×10‒1   1.7×10‒1 1.7×10‒1 

(ムキタケ)   2012 1 2.4×10‒2  2.4×10‒2 2.4×10‒2 

   2013 7 5.5×10‒2 1.9 2.3×10‒2 1.8×10‒1 

   2014 4 7.1×10‒2 2.1 3.5×10‒2 1.7×10‒1 

   2015 4 3.2×10‒2 2.5 1.2×10‒2 7.2×10‒2 

   2016 3 5.0×10‒2 1.5 3.4×10‒2 8.0×10‒2 

      2017 1 1.0×10‒2   1.0×10‒2 1.0×10‒2 

Pholiota lubrica L 0.08 2011 1 2.6×10‒1  2.6×10‒1 2.6×10‒1 

(チャナメツムタケ)   2013 7 2.2×10‒1 3.0 2.1×10‒2 5.7×10‒1 

   2014 4 2.3×10‒1 4.2 5.2×10‒2 8.2×10‒1 

   2015 2 5.0×10‒1 1.3 4.1×10‒1 6.1×10‒1 

   2017 2 2.3×10‒1 1.3 1.9×10‒1 2.7×10‒1 

Ramaria botrytis M 0.12 2011 8 6.8×10‒3 3.0 1.9×10‒3 3.1×10‒2 

(ホウキタケ)   2012 1 5.1×10‒1  5.1×10‒1 5.1×10‒1 

   2014 2 3.9×10‒2 1.3 3.3×10‒2 4.7×10‒2 

   2015 2 2.6×10‒2 1.6 1.9×10‒2 3.5×10‒2 

   2016 3 2.6×10‒2 1.6 1.6×10‒2 4.1×10‒2 

      2017 4 1.1×10‒2 1.5 6.8×10‒3 1.5×10‒2 

Sarcodon aspratus M 0.13 2011 3 2.0×10‒2 2.5 1.1×10‒2 5.7×10‒2 

(コウタケ)   2012 4 1.1×10‒1 2.8 4.0×10‒2 4.4×10‒1 

   2013 6 5.1×10‒2 2.9 1.9×10‒2 3.7×10‒1 

   2014 2 5.8×10‒2 10.9 1.1×10‒2 3.2×10‒1 
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   2015 2 3.9×10‒2 1.2 3.5×10‒2 4.4×10‒2 

   2016 4 6.1×10‒2 3.7 1.2×10‒2 2.3×10‒1 

   2017 5 4.4×10‒2 1.2 3.3×10‒2 5.2×10‒2 

Suillus bovinus M 0.09 2011 4 6.6×10‒2 1.7 3.7×10‒2 1.1×10‒1 

(アミタケ)   2012 9 7.1×10‒2 5.5 7.8×10‒3 1.2 

   2015 1 2.7×10‒3  2.7×10‒3 2.7×10‒3 

      2017 3 1.1×10‒2 1.6 6.6×10‒3 1.6×10‒2 

Tricholoma 
matsutake M 0.10 2011 5 6.7×10‒3 6.0 8.7×10‒4 9.9×10‒2 

(マツタケ)   2012 3 2.4×10‒2 6.7 3.7×10‒3 1.6×10‒1 

   2013 9 9.8×10‒3 2.0 3.9×10‒3 2.8×10‒2 

   2014 3 1.9×10‒2 4.7 3.5×10‒3 6.9×10‒2 

   2015 2 2.3×10‒2 1.4 1.8×10‒2 3.0×10‒2 

   2016 4 1.7×10‒2 1.4 1.1×10‒2 2.4×10‒2 

   2017 6 1.7×10‒2 3.0 5.1×10‒3 6.5×10‒2 

Tricholoma 
portentosum M 0.10 2011 3 2.7×10‒1 2.8 1.4×10‒1 9.0×10‒1 

(シモフリシメジ)   2012 1 3.1×10‒2  3.1×10‒2 3.1×10‒2 

   2013 1 1.6×10‒1  1.6×10‒1 1.6×10‒1 

   2014 1 5.5×10‒3  5.5×10‒3 5.5×10‒3 

   2015 3 6.8×10‒2 3.0 3.0×10‒2 2.4×10‒1 

      2016 2 3.9×10‒2 1.5 2.9×10‒2 5.3×10‒2 
a きのこのタイプ：L（リター分解菌）、M（菌根菌）、W（⽊材腐朽菌） 
bD/F ⽐：以下の論⽂からまとめた乾燥重量と湿重の⽐率：[5.111, 5.112, 5.114-5.116, 5.118, 5.119, 5.148, 5.149]を参照。 
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付録 5. ⼭菜への移⾏ 

表 5.1. 政府のモニタリングデータによる⼭菜の 137Cs 正規化放射能濃度、NC 値 (m2/kg DM)a,b 

タイプ 和名 種名 
可⾷部 

(乾/湿 ⽐) 
年 N 幾何平均 

幾何
標準
偏差 

最⼩ 最⼤ 

落葉樹 

 

  

コシアブラ Eleutherococcus 
sciadophylloides 

シュート（新
芽、若芽） 

(0.13) 

2012 57 5.2×10‒2 3.4 2.9×10‒3 8.6×10‒1 

2013 59 6.9×10‒2 2.9 3.6×10‒3 1.1×10 

2014 23 7.6×10‒2 2.6 1.4×10‒2 7.2×10‒1 

2015 21 1.1×10‒1 2.6 2.3×10‒2 6.4×10‒1 

2016 19 1.3×10‒1 3.1 1.0×10‒2 1.0×10 

2017 14 7.6×10‒2 2.6 4.9×10‒3 2.1×10‒1 

2018 48 8.7×10‒2 2.7 6.4×10‒3 4.2×10‒1 

クルミ Juglans sp. 種⼦ 

(NA c) 

2012 8 4.6×10‒4 3.1 1.3×10‒4 2.9×10‒3 

2013 12 5.0×10‒4 2.3 1.4×10‒4 2.7×10‒3 

2014 15 3.8×10‒4 1.6 1.6×10‒4 6.4×10‒4 

2015 19 3.3×10‒4 2.2 6.6×10‒5 1.1×10‒3 

2016 14 3.6×10‒4 2.9 5.1×10‒5 3.2×10‒3 

2017 16 3.8×10‒4 2.6 5.8×10‒5 2.3×10‒3 

落葉低⽊ サンショウ Zanthoxylum 
piperitum 

シュート（新
芽、若芽） 

 

(0.17) 

2012 14 1.5×10‒2 2.9 2.0×10‒3 9.7×10‒2 

2013 10 5.4×10‒3 2.5 2.2×10‒3 2.3×10‒2 

2014 4 3.9×10‒3 3.5 8.2×10‒4 1.7×10‒2 

2015 3 4.2×10‒3 2.1 1.9×10‒3 8.0×10‒3 

2016 6 2.8×10‒3 1.6 1.1×10‒3 3.8×10‒3 

2017 2 5.9×10‒3 1.2 5.3×10‒3 6.6×10‒3 

2018 4 3.0×10‒3 3.6 6.9×10‒4 1.4×10‒2 

タラノメ Aralia elata シュート（新
芽、若芽） 

(0.12) 

2012 77 1.0×10‒2 3.5 5.9×10‒4 2.7×10‒1 

2013 75 9.3×10‒3 4.1 2.5×10‒4 2.4×10‒1 

2014 46 1.2×10‒2 4.8 5.5×10‒4 3.4×10‒1 

2015 57 2.5×10‒2 2.9 1.1×10‒3 1.4×10‒1 

2016 93 1.2×10‒2 4.4 2.3×10‒4 4.3×10‒1 

2017 91 1.3×10‒2 3.6 2.5×10‒4 1.3×10‒1 

2018 123 1.7×10‒2 3.5 4.4×10‒4 4.1×10‒1 

多年⽣草本  フキ 

 

Petasites 
japonicus 

葉柄 

(0.07) 

 

2012 21 3.6×10‒3 5.3 3.6×10‒4 1.9×10‒1 

2013 42 2.4×10‒3 3.4 3.2×10‒4 6.8×10‒2 

2014 16 1.3×10‒3 4.0 1.7×10‒4 3.8×10‒2 

2015 21 7.9×10‒4 2.2 1.7×10‒4 4.3×10‒3 
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2016 18 9.2×10‒4 2.9 2.1×10‒4 1.1×10‒2 

2017 2 4.2×10‒4 1.3 3.6×10‒4 5.0×10‒4 

2018 4 9.5×10‒4 1.7 5.2×10‒4 1.6×10‒3 

フ キ （ フ キ
ノトウ） 

Petasites 
japonicus 

花茎 

(0.13) 

 

2011 3 2.4×10‒3 1.5 1.5×10‒3 3.2×10‒3 

2012 51 3.2×10‒3 2.9 3.7×10‒4 6.7×10‒2 

2013 24 2.6×10‒3 3.1 5.1×10‒4 2.5×10‒2 

2014 30 1.4×10‒3 2.4 2.8×10‒4 1.2×10‒2 

2015 21 1.2×10‒3 2.4 1.9×10‒4 4.7×10‒3 

2016 29 1.3×10‒3 2.3 3.7×10‒4 9.0×10‒3 

2017 11 8.7×10‒4 1.9 3.6×10‒4 3.2×10‒3 

2018 15 1.5×10‒3 2.1 5.5×10‒4 8.2×10‒3 

ヨモギ Artemisia indica 
var. maximowiczii 
 

茎 

(0.15) 

 

2013 1 1.8×10‒3 NA 1.8×10‒3 1.8×10‒3 

2014 1 6.4×10‒4 NA 6.4×10‒4 6.4×10‒4 

2017 2 4.5×10‒3 2.1 2.6×10‒3 7.6×10‒3 

セリ Oenanthe 
javanica 

茎,根 

(0.09) 

2011 7 6.1×10‒3 5.0 5.8×10‒4 1.0×10‒1 

2012 6 1.5×10‒2 7.0 1.3×10‒3 1.6×10‒1 

2014 2 1.5×10‒3 1.6 1.1×10‒3 2.1×10‒3 

2015 21 1.2×10‒2 1.4 6.1×10‒3 2.8×10‒2 

2017 1 5.3×10‒3 NA 5.3×10‒3 5.3×10‒3 

ミヤマ イ ラ
クサ 

Laportea 
cuspidata 

 

茎 

(0.08) 

 

2012 3 2.9×10‒3 1.8 1.8×10‒3 5.5×10‒3 

2013 6 4.5×10‒3 2.2 1.7×10‒3 1.7×10‒2 

2014 3 6.7×10‒3 2.3 3.2×10‒3 1.7×10‒2 

2015 3 6.8×10‒3 1.1 6.2×10‒3 7.2×10‒3 

2016 7 5.9×10‒3 3.8 1.0×10‒3 4.6×10‒2 

2017 5 3.8×10‒3 2.0 1.5×10‒3 9.8×10‒3 

2018 1 6.5×10‒3 NA 6.5×10‒3 6.5×10‒3 

モミジガサ Parasenecio 
delphiniifolius 

 

シュート（新
芽、若芽） 

(0.09) 

2012 11 7.0×10‒3 3.4 1.0×10‒3 3.5×10‒2 

2013 9 4.3×10‒3 2.4 1.1×10‒3 1.7×10‒2 

2014 9 2.5×10‒3 2.2 8.3×10‒4 1.2×10‒2 

2015 5 2.0×10‒3 2.4 8.3×10‒4 7.8×10‒3 

2016 12 4.6×10‒3 3.0 7.8×10‒4 1.8×10‒2 

2017 9 2.8×10‒3 4.7 6.9×10‒4 4.3×10‒2 

2018 8 3.3×10‒3 2.2 1.1×10‒3 7.7×10‒3 

オ オバギ ボ
ウシ 

 

Hosta sieboldiana 

 

シュート 

(0.07) 

 

2012 1 3.4×10‒3 NA 3.4×10‒3 3.4×10‒3 

2013 4 1.2×10‒3 2.3 4.0×10‒4 2.9×10‒3 

2014 5 2.5×10‒3 3.9 3.6×10‒4 1.6×10‒2 
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2015 5 4.9×10‒3 3.0 1.4×10‒3 2.1×10‒2 

2016 2 1.4×10‒2 1.7 9.5×10‒3 2.0×10‒2 

2017 2 1.4×10‒3 1.9 8.9×10‒4 2.2×10‒3 

2018 3 6.4×10‒4 4.0 2.4×10‒4 3.1×10‒3 

ウド 

 

Aralia cordata 

 

シュート（新
芽、若芽）, 茎 

(0.09) 

2012 12 2.1×10‒3 4.8 2.1×10‒4 2.6×10‒2 

2013 22 2.6×10‒3 3.3 1.6×10‒4 1.5×10‒2 

2014 21 2.0×10‒3 4.3 1.3×10‒4 3.4×10‒2 

2015 13 1.1×10‒3 3.6 2.1×10‒4 1.0×10‒2 

2016 4 1.5×10‒3 1.7 9.2×10‒4 2.9×10‒3 

2017 4 1.7×10‒3 2.0 8.1×10‒4 3.7×10‒3 

2018 1 2.6×10‒3 NA 2.6×10‒3 2.6×10‒3 

ウワバミソ
ウ 

Elatostema 
umbellatum 

 

茎 

(0.10) 

 

2012 30 6.9×10‒3 3.9 7.2×10‒4 8.0×10‒2 

2013 32 7.6×10‒3 3.4 1.1×10‒3 9.6×10‒2 

2014 22 3.4×10‒3 2.2 6.8×10‒4 1.4×10‒2 

2015 13 5.1×10‒3 2.8 5.3×10‒4 2.6×10‒2 

2016 25 1.0×10‒2 3.6 8.5×10‒4 1.2×10‒1 

2017 22 5.0×10‒3 2.8 7.9×10‒4 2.2×10‒2 

2018 17 3.5×10‒3 3.9 5.3×10‒4 4.8×10‒2 

⽵ タケノコ 

 

Phyllostachys 
bambusoides, P. 
heterocycle, P. 
nigra var. henonis 
etc. 

 

シュート（新
芽、若芽） 

(0.11) 

 

2011 69 2.4×10‒2 1.7 7.1×10‒3 9.3×10‒2 

2012 206 2.2×10‒2 3.0 1.8×10‒3 1.9×10‒1 

2013 426 9.4×10‒3 2.5 8.0×10‒4 6.5×10‒2 

2014 629 5.7×10‒3 2.3 4.6×10‒4 5.7×10‒2 

2015 330 4.7×10‒3 2.7 4.3×10‒4 6.8×10‒2 

2016 690 5.0×10‒3 3.1 4.4×10‒4 3.8×10‒1 

2017 497 4.3×10‒3 3.2 2.9×10‒4 3.1×10‒1 

2018 455 4.8×10‒3 3.3 2.6×10‒4 4.0×10‒1 

チ シ マザサ
（ネマ ガ リ
タケ） 

Sasa kurilensis 

 

シュート（新
芽、若芽） 

(0.07) 

 

2011 7 6.4×10‒3 1.7 3.1×10‒3 1.2×10‒2 

2012 11 8.6×10‒3 4.6 9.4×10‒4 1.8×10‒1 

2013 8 6.3×10‒3 2.3 2.2×10‒3 3.0×10‒2 

2014 11 8.3×10‒3 3.0 2.1×10‒3 7.1×10‒2 

2015 7 4.4×10‒3 3.2 1.4×10‒3 4.1×10‒2 

2016 10 9.3×10‒3 2.8 2.9×10‒3 8.7×10‒2 

2017 6 6.8×10‒3 2.1 2.9×10‒3 1.9×10‒2 

2018 51 1.7×10‒2 3.2 1.5×10‒3 1.3×10‒1 

多年⽣シダ クサソテツ 

 

Matteuccia 
struthiopteris 

シュート（新
芽、若芽） 

2012 60 1.0×10‒2 3.5 8.8×10‒4 3.9×10‒1 

2013 61 9.9×10‒3 4.7 2.5×10‒4 3.6×10‒1 
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a NC は、湿潤／乾燥⽐[5.124, 5.125, 5.158‒5.160, 5.150‒5.157]を⽤いて、⽣重ベース（m2/kg FM）から乾燥重
量ベース（m2/kg DM）に変換した 
b栽培物のデータは分析から除外した。しかし、2011 年のデータでは栽培を識別する情報がなかった。 
cクルミの乾湿⽐がわからないため、結果は⽣重量ベースで⽰した。 

 
 

 (0.11) 2014 68 1.5×10‒2 3.9 4.5×10‒4 3.4×10‒1 

2015 42 9.5×10‒3 7.0 3.5×10‒4 2.1×10‒1 

2016 80 1.2×10‒2 3.4 1.5×10‒4 2.1×10‒1 

2017 92 9.5×10‒3 2.6 3.2×10‒4 9.9×10‒2 

2018 28 8.3×10‒3 3.3 4.4×10‒4 4.3×10‒2 

ワラビ 

 

Pteridium 
aquilinum 

 

シュート（新
芽、若芽） 

(0.09) 

2012 54 5.4×10‒3 5.1 1.4×10‒4 3.3×10‒1 

2013 57 4.5×10‒3 6.0 3.0×10‒4 5.1×10‒1 

2014 52 3.0×10‒3 4.6 1.8×10‒4 9.1×10‒2 

2015 52 1.5×10‒2 8.5 3.7×10‒4 1.2 

2016 46 4.1×10‒3 5.3 3.1×10‒4 6.4×10‒1 

2017 25 2.2×10‒3 2.9 3.3×10‒4 1.6×10‒2 

2018 73 2.0×10‒2 5.9 2.4×10‒4 8.3×10‒1 

ゼンマイ 

 

Osmunda 
japonica 

 

シュート（新
芽、若芽） 

(0.09) 

2012 20 3.2×10‒2 4.3 3.2×10‒3 3.8×10‒1 

2013 23 8.9×10‒3 4.0 7.6×10‒4 1.5×10‒1 

2014 15 8.0×10‒3 5.9 4.5×10‒4 1.2×10‒1 

2015 27 4.2×10‒2 4.5 2.1×10‒3 8.6×10‒1 

2016 22 1.8×10‒2 4.6 5.1×10‒4 3.5×10‒1 

2017 18 8.5×10‒3 3.2 1.1×10‒3 3.8×10‒2 

2018 24 2.0×10‒2 3.4 1.1×10‒3 2.1×10‒1 

ツル アケビ Akebia quinata 
(A. trifoliata) 

果実 

(0.16) 

2011 13 3.0×10‒3 2.2 6.4×10‒4 1.1×10‒2 

2012 8 1.7×10‒3 2.9 4.0×10‒4 6.2×10‒3 

2013 5 1.8×10‒3 3.1 4.9×10‒4 1.0×10‒2 

2014 3 1.1×10‒3 2.9 3.2×10‒4 2.0×10‒3 

2015 5 3.0×10‒4 3.1 9.6×10‒5 1.4×10‒3 


