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要旨

森林と放射性物質シリーズ

福島原発事故後の東京大学演習林における

キノコの放射性セシウム動態

山田利博
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N. おわりに

東京大学演習林において森林内のキノコにおける放射性セシウムの福島原子

力発電所事故後 5年間の変化を土壌などの基質との関係から調べた。いくつか

の種類のキノコで放射性セシウム濃度は事故後 1, 2年目に裔く，その後低下

した。しかし，多くのキノコでは放射性セシウムの変化は大きくなく，時間と

ともに放射性セシウムが集積することは一般的ではなかった。放射性セシウム

はAo層では次第に減少する傾向がみられたが， A層における増加は事故後 1. 

2年目にみられたもののその後は明瞭でなかった。放射性セシウムはいくつか

のキノコ種，特に菌根菌で高濃度に集積したが，他のキノコでは土壌環境の値

を超えず．キノコがどの程度放射性セシウムを集積するかどうかには菌の種類

や土壌条件が影響していると思われた。放射性セシウム 134(Cs-134) との比

から計算した過去の残存放射性セシウム 137(Cs-137)の割合から．キノコや

（東京大学大学院農学生命科学研究科 附属演習林秩父演習林教授）
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土壌では福島事故以前からの Cs-137を長期間保持しているだけでなく，福島

事故で発生した Cs-137は流動的であるのに対して，事故以前からの残存

Cs-137は菌類の物質循環系に強固に保持されていることが示唆された。

キーワード：原発事故，チェルノブイリ，福島，核実験，放射性セシウム，東

京大学演習林，キノコ

I. はじめに

2011年3月に東北地方太平洋沖地霙に伴い発生した福島第一原子力発電所事

故（以下，福島事故）に起因する放射性物質の汚染は，東日本の広域に及ん

だ。福島事故による森林の放射性セシウム汚染については様々な調査が行われ

ている。菌類は森林生態系の重要な一員であり，物質循環を通じて植物や動物

に影響を及ぼしていることから，放射性物質の汚染を調べるにあたってはこう

した観点も考慮する必要がある。菌類の子実体であるキノコは林産物としても

重要であり，福島事故以降，行政によって食品としての汚染のモニタリングが

行われており，結果が公表されている。キノコにおける放射性セシウムの動態

に関しては，大気圏内核実験（以下，核実験）やチェルノブイリ原子力発電所

事故（以下，チェルノブイリ事故）に起因する汚染について多くの報告がある

が，福島事故に関しては森林生態系の観点からのキノコ汚染の体系的な調壺報

告はわずかである!)。

地表に降下した放射性セシウムは，地表の有機物と粘土鉱物， さらに生物に

移行する。粘土鉱物はセシウムを吸着するが，植物も吸収し，加えて表層の有

機物中ではセシウムは菌類などの微生物に保持されて森林内の物質循環に組み

込まれる。こうした生物の中で特にキノコは放射性セシウムを集積するとさ

れ1)-8), 培養試験でもキノコヘの培地からの移行係数は裔く 2.6-21と報告さ

れている9)。しかし，フィールドでの研究ではキノコの土壌に対する放射性セ

シウム濃度比はしばしば l未満である 10)。また，異なるキノコ種の放射性セシ

ウム蓄積には大きな差異があるがI,4, 10, ll), 一般に共生的な菌根性キノコは腐

生菌より多量の放射性セシウム137(Cs-137) を持つ傾向がみられるいI)。

菌類の放射性物質汚染のもう一つの特徴は，森林土壌中の Cs-137のかなり

の部分を菌類が保持し，生態系からのセシウムの除去を妨げていると考えられ
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ることである 12-15)。このように放射性セシウムが菌糸と土壌との間で循環

することで，菌の活動は，森林土壌の有機物層が放射性セシウムを長期間保持

するのに関わっているとされる 16-19)。放射性セシウムの生態系内の動態につ

いては，放射性セシウムの自然崩壊による物理的半減期に従う自然減と実際の

変化つまり移行，吸収，排出を考慮した生物学的あるいは生態学的半減期に

よる変化とを比較することで推測することができる。その観点からの解析によ

れば，生態学的半減期は，植物では短いのに対し，キノコでは長く，実際に森

林中のキノコに Cs-137が長期間保持されて動物に移行した例が報告されてい

る20-22)。さらに Strandberg(2004) 23)は，デンマークでショウゲンジの

Cs-137の実効半減期（物理的半減期に加えて生物学的，生態学的な移行を加

味したもの）を調べ，核実験による世界的な放射性物質の降下（グローバルフ

ォールアウト）で9.8年，チェルノブイリ事故で12.4年 (1991-1994年は3.1 

年， 1994-2001年は47年）とした。

東京大学演習林には 7つの地方演習林があるが，そのうち秩父演習林には放

射性プルームが到達して最大の影響を受けた。次いで千葉演習林，富士癒しの

森研究所も多少影響を受けたが，その他にはほとんど影響がないなど地方演習

林によって汚染程度が異なる。そこで，各地方演習林でキノコがどの程度汚染

されているかを知るため，また，汚染の動態や特徴を明らかにするため，森林

における野生キノコと，土壌や樹木の材などの基質における放射性セシウムの

モニタリングを続けている。前報24,25)では福島事故半年後の東京大学演習林

における野生キノコの汚染についてまとめ，キノコの 1種で事故後の放射性セ

シウムの速やかな取り込みがあること，また事故以前の残存汚染があることを

見出した。今回，その後の推移について， 2011年から2015年までの 5年間の結

果をまとめたので報告する。

II. 材料と方法

調査した地方演習林（圏 I)のうち，北海道演習林（以下，北演），秩父演

習林（秩父演），富士癒しの森研究所（富士研）では広葉樹は落葉樹が主体で

あるの対し，千葉演習林（千葉演），樹芸研究所（樹芸研），生態水文学研究所

（生水研）では常緑樹が主体である。福島事故時の 3月に降下した放射性セシ

ウムは，常緑樹林では葉に捉えられてすぐに地表に落下したものは少なく，落
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図 1 試料を採取した東京大学演習林の位置と福島第一原子力発電所からの距離

葉樹林では地表に直接落下したとされるが，本研究の調査開始は福島事故の半

年後であるため，その違いの影響は大きくないと思われる。当初は上記 6演習

林を調査対象としたが， 3年目以降は秩父演，富士研，千葉演および対照とし

て汚染がほぼない北演を対象とした。

放射性核種の測定には， 2011-2015年の秋に発生したキノコと，その基質と

してキノコ下の Ao層（堆積有機物層）， A層（鉱質土壌表層），富士研の場合

はA層に代わり HC層 (C/0層26)- c層に部分的に有機物が混入するが，土

壌生成作用はほとんど受けていない），あるいは樹皮や材を採取した。キノコ

の採取に当たっては，キノコのサイズにもよるが可能な場合は 1試料当たり複

数個採取した。基本的に毎年，同じ地点付近で採取したため，年によって同じ

キノコが発生せず採取できない場合もあった。採取試料は生重を測定した後，

乾燥し，乾燥した試料を U-8スチロール容器 (IOOmL) にできる限り充填し

た。
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乾燥した試料の放射性物質濃度を測定した。測定対象は，放射性降下物であ

る放射性セシウム134(Cs-134)およびCs-137, さらに天然の放射性カリウム

40 (K-40) とした。これらの濃度はゲルマニウム半導体検出器 (ORTEC, セ

イコー EG&G)で測定し，ガンマ線スペクトロメトリ法により核種を同定し

た。 Cs-134は604.7keV, Cs-137は661.7keV, K-40は1,460.SkeVを定蓋に用

いた。本報では特に断らない場合は核種濃度を乾重ベースで表記，議論する。

なお，核実験やチェルノブイリ事故と異なり福島事故では Cs-134とCs-137の

放出量はほぼ同じとされている27,28)ことから放出量の比を 1: 1とし，半減期

はCs-134で2.07年， Cs-137で30.1年を計算に用いた。

また，キノコ採取地の地上 lmにおける空間線量率 (11Sv/h) をCsl(Tl) 

シンチレーション検出器を用いた空間線醤計（（株）テクノエーピー TClOOS)

で測定した。

なお，東日本における2011年時点での放射性セシウムや空間線量率の分布と

東京大学演習林の位置関係については Yamada(2013) 24)を参照されたい。ま

た， 2011年から2016年までの測定データについては Yamadaら (2018)29)で

公表している。

皿 結果と考察

1. 空間線量率の変化

空間線量率には地方演習林間で大きな差異があったが（固 2). 時間ととも

に次第に低下する傾向がみられた。千葉演と富士研とは福島事故由来の汚染の

程度には大きな違いがないと考えられ，事故後当初から空間線量率は低い水準

であった。空間線量率が収敏していく平常値は，放射性セシウム汚染以外にお

そらく地質などの環境に起因すると推測されるが，演習林間で差異がみられ

た。千葉演と富士研では平常値は低いと考えられた。北演は後述する放射性セ

シウムの測定値から福島事故による汚染はほとんど受けなかったと判断される

が，空間線量率の推移からみた平常値は千葉演や富士研より高かった。秩父地

域では福島事故による空間線量率の増加は50nGy/h(放射性セシウムで

0. 05μSv/h相当）程度と推定されているが30), 福島事故から 1年後の秩父演で

の測定値はこれと符合し，空間線量率は他の演習林に比べてずっと高かった。

水利科学 No.364 2018 
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図2 東京大学の 4演習林の試料採取地における空間線星率 (μSv/h)の変化

地上 lmでの測定値。

特に高標高地では平常値の 2倍程度である0.OSμSv/hを超えた。なお，秩父演

内の高汚染ドクベニタケ採取地の土壌は高汚染であったが（図 4)' 空間線量

率はむしろ周囲より低く（データ省略），放射性セシウムがごく局所的なスポ

ット状に降下したことが示唆された。

2. 放射性セシウム蓄積の実態

土壌およびキノコの放射性物質濃度測定は2011年以降毎年続けており，

2011~2015年の 5年間の結果について以下に述べる。図 3では，例としてキノ

コ， Ao層 A層の2015年のデータを示す。

1) 土壌

〈北演〉

北演では Cs-134は一貫して検出限界未満であったことから，福島事故由来

の放射性セシウム汚染はほぽないと推定された。 Cs-137も検出限界より低い

ことが多く，汚染程度は低かった。福島事故に起因する放射性セシウムは当

初， Ao層に多く，その後下部へ移行するが， Cs-137はA層より Ao層で多いと

いう傾向はみられず，土壌中での下部への移行の観点からも汚染は福島以前か

らのものであることが示唆された。

〈秩父演〉
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図3 2015年秋採取の試科の放射性セシウム濃度 (Bq/kg乾重）

データがないのは検出限界以下であることを示す。キノコと同地点の基質をグル

ープとして表示した （以下の図も同様）。

秩父演では 事 故 半 年 後 の A。層の放 射 性 セ シ ウ ム の レベルは

200-4, 400Bq/ kg乾重と高かったがその後急速に低下した。半年後の時点

でも A層ではある程度の Cs-134(20-120Bq/ kg乾重） が検出されており，

既に A。層から A層への Cs-134の移行が起こっていたと判断される。その後

の A層への移行は，例えばミネシメジ Tricholomasaponacewn採取場所など一

部でみられたが多くの場所ではほとんど生じていない。ミネシメジ採取場所

は平坦であるが，それ以外は急斜面であるためリターなど土壌表層が流出する

ことが， A層への移行がみられなかった要因の一つであるかもしれない。

〈千葉演〉

千葉演では Ao層では時間の経過とともに放射性セシウム濃度の低下が進ん

だ。2012年時点では既にある程度の割合の放射性セシウムが A層へ移行した

と思われたがその後はさらなる移行の傾向は認められず，地表の状態や傾斜

などに規定される流出，菌類を介した循環などの局部的な環境によって制御さ

れる安定状態に達した可能性がある。

〈富士研〉

富士研は富士山の火山灰由来の未熟土壌（スコ リア）に覆われ， A層の代

わりに HC層となっている。Ao層 HC層ともに Cs-137濃度の変化は小 さく

放射性セシウムの地下への移行は少ないようである。A。層の土壌汚染の一部

は福島事故以前のものと考え られるが (HC層については Cs-134が少なく評
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価できなかった），その割合は秩父演や千葉演に比べて高くはなかった。

2) キノコ

〈北演〉

北演のキノコからは低濃度であるものの Cs-137が一貫して検出されたが

Cs-134は検出されなかった。福島事故の Cs-137とCs-134の放出比がおおむね

1 : 1とされていることから，キノコの汚染は福島事故以前に由来するものと

考えられた。

〈秩父演〉

秩父演のドクベニタケ Russulaemeticaは特に高いレベルの放射性セシウム

を持っていたが，秩父演内のドクベニタケを採取した地点の土壌は，同じ秩父

演の他の地点より汚染レベルは高かった。放射性プルームからの降下，沈着が

降雨などの気象や地形条件に影響され局部的に高濃度の汚染を生じたことが原

因と推測される。他の菌根性キノコや地中に菌糸を伸ばすナラタケ Armillaria

melleaも比較的高濃度の放射性セシウムを保持していた。

秩父演のカワラタケ Trametesversicolorは， 2011年の放射性セシウム濃度は

高くなかったが， Cs-134の割合から，その放射性セシウムはほぽ福島事故由

来と考えられた。それが2012~2014年には濃度が高くなったことから，菌糸内

への蓄積が進んだことが推測される。

ムキタケ Sarcomyxaedulisは 1年目に放射性セシウムの濃度が高かったが，

2013~2014年には濃度が低下しカワラタケと同レベルになった。なお，このカ

ワラタケとムキタケの地点の土壌は同程度に汚染されていた。

〈富士研〉

富士研のハナイグチ Suillus叙evillea, タマゴタケ Amanitacaesareoides, ホン

シメジ Lyophyllumshimeji, シロヌメリイグチ S.viscidus, アカモミタケ

Lactarius laeticolor等の菌根菌では Cs-137に比して Cs-134は少なく，過去の汚

染による Cs-137が残存していると考えられた（詳細は皿. 4. を参照）。

富士研で材から発生していた腐生性キノコである，シイタケ Lentinulaedo-

des, ヒラタケ Pleurotusostreatus, ナラタケ Armillariamellea, ナメコ Pholiota

microsporaの放射性セシウムは，基質である樹皮，材の濃度より高い傾向があ

った（例外は2012年の樹皮のデータ）。シイタケ，ヒラタケの放射性セシウム

濃度は比較的低いが，ナラタケでは蓄積がみられた。腐生菌は基質の汚染程度
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に応じて放射性セシウムを取り込むと考えられるが，菌根菌ほどは集積しない

ように思われる。富士研では A層が存在しないため，特に菌根菌の菌糸が表

層の心層に偏在することでキノコの放射性セシウムi晨度が高くなった可能性

が考えられる。

3) 同じ採取地点での変化

物理的半減期から計算すると， 2011-2015年の間に， Cs-137は0.912倍に，

Cs-134は0.262倍に減少する。Ao層では千葉演や富士研のいくつかの地点のよ

うに Cs-137濃度の変化の傾向がは っきり しない場所もあるものの，全体的に

物理的半減期によるもの以上に低下する傾向があ った （図 4)。チェルノブイ

リ事故後のベラルーシで Cs-137は上層から A層にゆっくり移動することが示

されたが7,31, 32), 今回の調査では，放射性セシウムの Ao層から A層，Ao層か

らHC層への明瞭な移行や，逆に A層，HC層での放射性セシウム濃度の低

下はみられなかった。この結果は，放射性セシウムが土壌中で下層へ移行した

だけでなく，系外へ流出したためとも考えられる。

キノコでは富士研のチ ャナメッムタケ Pholiotalubricaの 1地点，千葉演の

オオ モ ミタケ Catathelasmaimpe1-ialeの 1地点で放射性セシウムは一貫 して低

下する傾向が明瞭であった。ヨーロッパではチェルノプイリ 事故後 2. 3年間
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同じ地点から採取した試料の Cs-137(Bq/ kg乾重）の年次変化

データがないのは検出限界以下，あるいは年によってキノコが採取できなかった

ことを示す。
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はキノコの放射性セシウム濃度が増加したことが報告されているが33,34), 富

士研のチャナメッムタケの上記とは別の 1地点と，ハナイグチの 1地点で同様

なパターンを示し， 2011年から2012年にかけて一旦増加しその後は低下する傾

向がみられた。 しかし，他の地点や他のキノコでは放射性セシウムの低下は明

瞭でなかった。

富士研におけるチャナメッムタケの上記両地点での Cs-137濃度の変化は，

Ao層の濃度と相関がみられ，菌糸の分布している範囲の基質の濃度を速やか

に反映しているようであった。本菌の，この性質が事故後 1年目に放射性セシ

ウムを高濃度に蓄積した要因と考えられる。放射性セシウム濃度は土壌の深さ

によって異なり，時間の経過による変化の度合も異なる。 したがって，菌糸分

布の深さの異なるキノコ種によって，放射性セシウム濃度や時間による変化も

また異なるとされる 16,32)。今回の調査での地点間の動態の差異は地理的ある

いは土壌要因のためであることが考えられる。

年次間を比較する散布図 （固 5) をみると時間が経つにつれて Cs-137が低

下する傾向があり，特に Ao層でその傾向が顕著であ った。キノコの種類の間

では Cs-137レベルの時間的変化に大きな差異があり，低下するもの，低下し

ないもの，あるいは増加するものと様々であったが，全般的にキノコは放射性

セシウムを保持する傾向が窺われた。増加した例としては，ハナイグチ (1地

点），オオモミタケ (1地点），ヌメリイグチ Suillusluteiい，シロヌメリイグ

チ，アカモミタケがあった。A層では福島事故後当初は当然 Cs-137量は少な

いが，その後も特に明瞭な連続した増加や低下の傾向はみられなかった。この
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結果は， Cs-137の一部が Ao層から A層に移行したものの，

あるいは浸透せずに外部に移動したことを示唆している。

多くは Ao層に残

った，

3. キノコヘの放射性セシウム蓄積の要因

1) 土壌とキノコの放射性セシウム

なぜキノコに放射性セシウムが蓄積するのかを野外データから推理するため

に同じ地点での Cs-137濃度のキノコと A。層の比 （キノコIA。層）あるいは

キノコと A層（富士研では HC層）の比 （キノコIA層またはキノコ/HC層）

とその変化 を比較した（図 6)。その結果，この比は富士研で高く千葉演で低

いことが見出された。ただし，キノコ， Ao層 A層のデータが揃ったサンプ

ル数は多くなく， どのような環境要因がこの差巽を引き起こしているのかを明

らかにするためには，例えば秩父演と富士研で同じキノコ種の比較をするな

ど， さらにデータの積み重ねが必要である。

乾重ベースでみると，秩父演と富士研ではキノコIA。層比で 1~10, キノ

コIA層比で10前後~100程度の高い値を示す場合が多かった。ただし，セシ

ウムは同じく水溶性のカリウムと同じような挙動を示すことから，含水率の高

いキノコ（柔らかいキノコでは一般的に90~95% が水分）内での分布を考え

ると生重ベースで比較するのが適切だと考えられる。そこで，生重ベースでこ

の比をみると，ばらつきはあるもののキノ コIAo層比で 1弱，キノコIA層比

で 1強を中心に分布 しており，特に富士研のキノコで高い傾向があった。きわ

めて高濃度の放射性セシウムを蓄積 した秩父演のドクベニタケの場合も他の菌

秩父演 千葉濱
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図 6 Cs-137濃度のキノコIA。思比（左）とキノコIA層比（右）の年次変化

生重ベースで示す。キノコの含水率が高いので，乾重ベースでは10倍前後の値に

なる。
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根性のキノコと比較してこの値は高くはなかった。本菌の高濃度汚染は，菌が

特にセシウムを集積するというよりは土壌の汚染が高かったためと推測され

る。千葉演の菌根菌のオオモミタケではキノコIA。層あるいはキノコIA層比

は生重ベースでせいぜい0.1と低かった。富士研，秩父演，千葉演の間で同じ

種類のキノコの比較例がないため断定はできないが，富士研ではスコリアとい

う地質条件の影響が結果に表れたのかも知れない。

2) 放射性セシウムとカリウム

セシウムとカリウムは似た特性をもち，生物や土壌中で同じような挙動をす

る。K-40は天然の放射性核種なので全カ リウムの量と比例するが，Cs-137は

原発事故により放出されたものなので，全セシウム量とは連動しない。全セシ

ウムあるいは安定同位体の Cs-133の濃度が分かっている方が正確な解析がで

きるが，今回は Cs-137だけで考察した。当然， Cs-137と全セシウムの比率は

放射性セシウムの汚染レベルによって変わるので，同一地点，あるいは土壌の

汚染が同程度の地点同士のキノコと土壌を比較することが必要である。

一例として2014年採取試料の結果を図 7に示す。 Cs-137の K-40に対する割

合 (Cs-137/K-40比）は，キノコでは一般に Ao層より低(, A層と同程度で

あった。例外として高いのは，富士研のいくつかの菌根性キノコ，ハッタケ，
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2014年採取試料の Cs-137および K-40濃度 (Bq/kg生重）

データがないのは Cs-137あるいは K-40が測定できなかった

試料であるがキノコと土壌の対応を示すために表示した。
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2014年採取のシロヌメリイグチ， 2015年採取のアカモミタケである。同じく例

外の一つとしてチャナメツムタケ（データ省略），特に2011年のものは極めて

高い比を示した。前述したように，この菌はおそらく Ao層に菌糸が分布して

いるため，福島事故後 1年目に放射性セシウムを急速に吸収したと思われる。

逆に，菌根菌であっても秩父のミネシメジ，千葉演のオオモミタケでは

Cs-137/ K-40比がAo層 A層よりはるかに低かった。富士研のキノコと，秩

父演や千葉演のキノコで Cs-137/K -40比が違っているのがキノコの特性なの

か，土壌環境によるものかは今後の課題である。

乾重ベースでの K-40濃度は，キノコで高く， Ao層や A (HC)層では低い

傾向があった。キノコで放射性セシウム汚染レベルが高い理由の一つとして，

カリウムの含量が多いことが指摘されている35)。しかし，生重ベースでは 3者

の K-40濃度はほぼ同じレベルであり，キノコにカリウム，セシウム吸収の特

別なメカニズムがあると考える必要はないかも知れない。乾重ベースでキノコ

の K-40が多いのはキノコの含水率が高いためもあろう。図 7には示していな

いが秩父演のドクベニタケで2015年の Cs-137/K -40比が高かった。これは，

土壌の汚染度が高い地点であるからと考えられる。ただし，前述のキノコIA。
層キノコIA層比について， ドクベニタケは富士研のキノコ類と比べると高

くないものの，秩父演や千葉演の他のキノコよりは高いことから，セシウムを

集積する生物学的あるいは生態学的な機構もあるかも知れない。

4. キノコの放射性セシウム汚染の特徴ー福島事故と事故以前の評価から

わが国ではキノコによる 1950-1960年代の大気圏内核実験由来の放射性セシ

ウムの吸収がみられた8,17, 18)。このグローバルフォールアウトによる汚染は

日本では1963年頃がピークであった36)。チェルノブイリ事故は1986年に起こっ

たが，わが国のキノコヘの影響はチェルノブイリ事故より核実験の方が大き

< , Cs-134/ Cs-137比からチェルノブイリ事故の寄与率は試料によって

7-60%の範囲（各報告の平均値では10-30%) におさまると推定されてい

る6,16, 37-39)。いずれにせよ，福島事故以前にわが国の森林土壌表層では100

Bq /kg前後の Cs-137が残存していた40)。

今回の調査では，キノコと土壌の放射能汚染の生態学的特徴について，福島

事故由来の汚染と核実験あるいはチェルノブイリ事故由来の汚染とを比較する

ことで検討した。 Cs-134/Cs-137比から放射性セシウムの由来や動態を推定す
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る手法は，上記の調査以外でも用いられている。例えば Yamada

(2013) 24), 山田ら (2013)25)は，キノコと土壌で，福島事故とそれ以前の放

射性セシウム汚染の寄与を算出し， Zalewskaら (2016)41)はイタリア

(1992~1999年採取試料）での Cs-137汚染のチェルノブイリ事故の寄与は

68%, 残りが核実験によるものと推定した。また，田上ら (2017)42)は福島事

故以前のグローバルフォールアウトによるキノコの残存汚染の程度から，キノ

コの種類による放射性セシウムの保持のしやすさを推定した。

本報告では， Cs-137汚染の生物学的，生態学的な動態を評価するため，福

島事故と過去の核実験あるいはチェルノブイリ事故による Cs-137の寄与を，

各サンプル採取時の値に補正して比較した。ただし，時間がたっと Cs-134が

減少して検出限界を下回り計算できない試料が多くなった。また，放射性セシ

ウムの濃度が低い場合には誤差が大きくなることにも注意が必要である。

福島事故の半年後，秩父演，富士研，千葉演での Ao層の Cs-137における福

島事故の寄与は福島事故以前からの残存よりずっと大きかった。キノコは毎回

まったく同じ場所に出ないため土壌の採取位置も毎回少しずつ異なる。また同

じキノコが採取できなかった地点，濃度が低くて測定できなかった試料もあ

り，測定値の変動は大きい。この 3演習林を込みにしたラフな計算であるが，

福島事故から半年後の2011年秋時点の Ao層では Cs-137における福島事故由来

の割合は平均88%と計算された。この数値は2012年に86%, 2013年に77%,

2014年に65%, 2015年に73%程度と時間が経過するに従い低くなる傾向があ

った。このことは，単に放射性セシウムがキノコによく保持されているだけで

なく，福島事故で放出された放射性セシウムは比較的早く Ao層外に移行した

のに対し，福島以前からの Cs-137は移行しないで Ao層に残ったものが多い

ことを示唆している。つまり， Ao層中の古くからある Cs-137は粘土鉱物に吸

着されておらず，本来は移行しやすいはずであるが，その多くが土壌表層の物

質循環系に保持されていることを意味している。量的な評価はできないが，一

つの要因として菌糸内に保持されていることも推測される。 A層や HC層に

ついては， 2011年の59%から2012年には73%に上昇した後， 2013年， 2014年，

2015年には65,66, 73%と推移し， Ao層と同程度のレベルで落ち着いた。この

変化は，福島事故で放出された Cs-137が Ao層から A層への移行に加え，さ

らに系外への移行などもあって平衡状態になってきたためと推測される。

キノコの種類別では図 8に20141j:'.の例を示したが，富士研のタマゴタケ，ハ

水利科学 No.364 2018 



森林と放射性物賀シリーズ．山田 95 

3000 

a福品事故以前の推定値

冨士研 千葉演

図8 2014年秋採取の試料における福島事故および福島以前の

Cs-137濃度 (Bq/kg乾重）の推定値

データがないのは Cs-134が検出限界以下で計算できなかっ

た試料であるが，キノコと土壌の対応を示すために表示し

た。

ナイグチ，ホンシメジ，シロヌメリイグチ，チャ ナメッムタケ，アカモミタ

ケ，ヌメリイグチといったキノコで，福島事故以前の Cs-137の割合が高いと

評価された。福島事故以前の Cs-137の比率はハナイグチが特に高いほか，タ

マゴタケ，ホンシメジでも福島以前の分が半分以上を占める場合が多かった。

Sugiyamaら (2000)43)は1996年に富士山周辺で採取したチャナメッムタケと

，ハナイグチで Cs-137が高いと報告している。これらの菌類はセシウムを保持

する能力が醐いと 言える。これらのキノコには菌根菌が多いが，菌根菌でも

Cs-137を保持する能力 には差異が大きく，例えばハタケシメジ，マッタケ，

シャカシメジは低い42)。不思議なことに，キノコでは福島事故由来の汚染の影

響を受けても過去の Cs-137の寄与率は高いままであった。細胞や組織の回転

率が高い，つまり物質循環が早いはずの菌類が，土壌における過去の Cs-137

の比率よりはるかに高い割合の過去の Cs-137を保持し続けているメカニズム

は不明であるが，時間をかけて取り込んだものを菌糸とその直近の圏内で循環

させ系外に排出しない，閉鎖的な何らかのメカニズムの存在が推測される。

Ao層や A層の試料はその菌糸の圏内だけに限らないため，その傾向が表れに

くかったと考えられる。
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N. おわりに

5年間のモニタリングにより，福島事故で放出された放射性セシウムは森林

内において菌類に強く保持されている実態が明らかになった。放射性セシウム

の蓄積はキノコの種類によって，濃度や時間的な経過が様々であり，核実験や

チェルノブイリ事故に関する報告からの予想とは違ってキノコに時間と共に集

積していく現象は一般的でなかった。過去の汚染の影響については，福島事故

の Cs-137は移行しても，福島以前の Cs-137は選択的に保持される傾向がみら

れた。放射性セシウムの動態におけるキノコ間の差異には，キノコの生物• 生

態学的な特性のほかに地理・地質・土壌学的な特性が影響していると思われ

た。本調査のようなモニタリングは，キノコや土壌における放射性セシウムの

蓄積や保持に関する有用な情報を提供するが，本調査の試料数や期間は十分で

はない。 Cs-134の測定は短い半減期のため困難になりつつあるが，放射性セ

シウムの長期間のモニタリングは正確な汚染の動態を明らかにするために必要

である。今後もモニタリングを続け，放射性セシウムの動態を詳細に解析して

いく予定である。
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