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1．は　じ　め　に

　 2011年 3月 11日の東京電力福島第一原子力発電所（東
電 FDNPP）事故により環境中へ放出された様々な放射性
核種のうち，約 3年後の現在も高濃度で広く農業環境中に
存在するのは，放射性セシウム（物理的半減期 2.07年の
134Csと同 30.1年の 137Cs）である．農地土壌中における
放射性 Cs存在量は，放射壊変による物理的半減期に従っ
て減少するだけでなく，農地系外からの大気降下物（湿
性・乾性沈着），灌漑水，湧水，堆肥施用等による放射性
Cs収入と，農地系外への土壌侵食（風食，水食），表面排
水，暗渠排水，浸透水等による放射性 Cs支出との差し引
きによる物質収支（物質輸送に伴う増減）の影響を強く受
ける．環境中での物質輸送に伴う増減と物理的半減期を共
に考慮した放射性 Csの半減期は，実効的半減期（effective 
half─ life）（Paller et al., 2013）または滞留半減時間（駒
村ら， 2006）等と呼ばれる．集水域内のある農地で栽培さ
れる作物の放射性 Cs吸収量を説明・予測するためには，
その農地だけでなく，集水域スケールあるいは集水域を超
えたスケールでの林地や市街地等も含めた面的な放射性
Cs輸送過程を理解する必要がある．本稿では，事故後 3
年間に得られた新たな知見を中心として，大気からの放射
性 Csの沈着と再浮遊，農地系外からの放射性 Csの流入
及び系外への流出等も考慮しながら，農地土壌中における
放射性 Csの輸送過程について解説する．

2．大気降下物の沈着と再浮遊

　東電 FDNPP事故由来の放射性 Csによる土壌・作物
汚染は，大気からの水溶性及び粒子状放射性 Csの乾性
または湿性沈着により引き起こされた．事故直後の主な
放射性プルームの動きと当時の降水状況については，緊
急時迅速放射能影響予測ネットワークシステム（System 
for Prediction of Environmental Emergency Dose 
Information, SPEEDI）によるシミュレーション結果が公
表されている（日本原子力研究開発機構， 2011）．Adachi 

et al.（2013）は，事故現場から 170 km南西に位置する
茨城県つくば市において， 2011年 3月 14日夜から 15日
にかけての晴天時に，最初の高放射能プルーム（＞10 Bq 
m─3）を観測した．その時に設置していたエアロゾル採取
用フィルターのイメージングプレート画像では非常に放射
能の高い粒子状物質が多数見られ，そこから摘出した直径
2.0～2.6 µmのほぼ完全な球形の粒子状物質には，鉄や亜
鉛と共に Csが極めて高濃度で含まれていた（重量の 2.5
～5.5％が Cs）．粒子内における各元素の分布はほぼ均質
であり，低水溶性であることから，高温でいったん液状
または蒸気状になった各元素が，冷却・凝縮する過程でほ
ぼ球状の合金粒子（スラグ様物質）を形成したと考えられ
る．一方， 2011年 3月 20日夜から 21日朝にかけては二
回目の高放射能プルーム（＞10 Bq m─3）が観測され， 21
日朝に降り始めた雨の初期に回収したフィルター上には，
溶存態の放射性物質がフィルター全面におよそ均一に分
布している様子が見られた．粒子状の高放射能物質は，最
初のプルームに比べると大きく減少していた．降下した
放射性 Csの主体が溶存態であったことは，Kaneyasu et 
al.（2012）が，つくば市内で 2011年 4月末～5月下旬
に採取したエアロゾルについて粒径別放射性 Cs濃度を測
定し，粒径 0.5～0.6 µmの硫酸エアロゾル（水溶性物質）
が放射性 Csの主な輸送媒体であったとする指摘と一致す
る．すなわち，つくば市では，最初のプルームは，低水溶
性の高放射能粒子状物質による乾性沈着，二回目のプルー
ムは，水溶性物質主体だが低水溶性の高放射能粒子状物質
も含む乾性及び湿性沈着であったと考えられる．両プルー
ムに含まれていた低水溶性の高放射能粒子の沈着量，広域
分布及び環境中での挙動（スラグ様物質の溶解速度，植
物吸収に及ぼす影響等）については，まだほとんど知見が
ない．沈着した放射性 Csが溶存態だったのか，高放射性
Cs濃度粒子だったのかという情報は，土壌中での放射性
Csの挙動や作物吸収を予測する上で必要不可欠であり，
今後，さらなる研究が必要である．
　全都道府県で行われている月間降下物モニタリング（原
子力規制委員会， 2014）によれば，現在も東北～関東の広
範囲で放射性 Csの沈着が続いており，冬期には沈着量が
やや上昇する傾向も見られる．福島県内 4地点（郡山市日
和田，二本松市上長折，福島市大波，伊達市月舘）におけ
る大型水盤（面積 0.5または 1.0 m2）を用いた月間降下物
モニタリング結果（江口ら， 2013）によれば，水盤中の水
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試料（乾性及び湿性降下物を含む）中の放射性Csのうち
2～25％程度が溶存態（孔径 0.025 µmのメンブレンフィ
ルターを通過する物質）であり，降下する放射性 Csの主
体は懸濁態（粒子状物質）であった（2012年 2月以降の
データ）．粒子状の放射性 Csは，現在も地表面からの再
浮遊と沈着を様々な空間スケールで繰り返していると考え
られる．Yamaguchi et al.（2012）は， 2011年 4月 7～
8日，つくば市内の黒ボク土畑において，緑肥として栽
培されていた冬小麦のハンマーナイフモアによる刈り取り
時及びロータリー耕による鋤込み時に再浮遊する土壌粒
子（直径＜2.5 µmの PM 2.5及び同＜ 10 µmのDust─10）
の放射性 Cs濃度を測定した．放射性物質の土壌からの再
浮遊の度合いを表す指標としては，再浮遊係数RF（m─1）

が用いられる．

　　RF＝─C air

S srf
 （1）

ここで，Cairは空気中の体積当りの放射能（Bq m─3）， Ssrf

は土壌表層の単位面積当たりの放射能（Bq m─2）である．
この農作業では， PM 2.5及びDust─10のRF値（それ
ぞれ， 2～4×10─6及び 7～8×10─6 m─1）が作業開始前の
16倍となること，再浮遊する粒子は PM 2.5よりも粗大
な粒子が主体であることが示された．

3．事故直後の農地土壌中の放射性 Cs輸送

　東電 FDNPP事故後，農地土壌中の放射性 Cs濃度鉛直
分布が各地で測定された．放射性 Csは土壌固相に非常に
強く吸着されることが知られており，次式で定義される固
液分配係数 Kd（L kg─1）の値は， International Atomic 
Energy Agency （IAEA）（2010）によれば，平均 1.2×
103 L kg─1（最小値 4.3,   最大値 3.8×105）である．

　　Kd＝─
Q
C  （2）

ここで， Qは放射性 Csの吸着濃度（Bq kg─1）， Cは溶存
態 Cs濃度（Bq L─1）である．この Kd値から，土壌中の
水移動に対する Cs移動の遅れ（遅延係数 R）を算出する
ことが出来る．

　　R＝1＋─ ρKd

θ  （3）

ここで， θは土壌の体積含水率（m3 m─3）， ρは土壌のか
さ密度（Mg m─3）である．例えば， θ＝0.3 m3 m─3,  ρ＝
1.0 Mg m─3の土壌中に I＝100 mmの降水が浸入した場合，
定常状態を仮定すれば，水または非吸着性溶質（Kd＝0,  R
＝1）は深さ 33 cm（＝I / θR）まで到達するが，放射性
Cs（Kd＝1.2×103,  R＝4001）の到達深さは，わずか 0.1 
mmに過ぎない．
　このような既往の知見に基づき，事故由来の放射性 Cs
は，未撹乱土壌であれば，ごく最表層のみに留まると予想

された．しかし，実際には，放射性 Csは予想よりもずっ
と深くまで到達していた．また，放射性 Csの移動速度は，
相対的にずっと移動しやすいはずの放射性ヨウ素（131I）
と大差のないものであった．IAEA（2010）によれば，
131Iの Kdは平均 6.9 L kg─1（最小値 1.0×10─2,  最大値 5.8
×102）であり，前出の土壌・降水条件では， R＝24で深
さ 1.4 cmまで到達する計算になる．
　 2011年 4月 7日（事故後の積算降水量 42.5 mm），
Yamaguchi et al.（2012）は，前出の黒ボク土畑におい
て，農作業前の深さ 15 cmまでの土壌を採取し，深さ別
の 131I， 134Cs及び 137Cs濃度を測定した．その結果，いず
れの放射性元素濃度もおよそ類似した鉛直分布となり，各
元素の土壌中存在量のほとんどは深さ 0～5 cmにあった
ものの，ごく一部は，既に，深さ 10 cm以深まで到達し
ていた．同様の結果は，Tanaka et al.（2012）及びKato 
et al.（2012）の鉛直分布データでも示されている．2011
年 4月 13日，Tanaka et al.（2012）は，事故現場から
55～65 km離れた福島県内の郡山市日和田（灰色低地土，
畑），西白河郡矢吹（黒ボク土，果樹）及び福島市飯坂（褐
色森林土，果樹）において深さ 30 cmまでの土壌を採取し，
深さ別の 131I及び 137Cs濃度を測定した．その結果， 131I
が深くまで到達している土壌ほど 137Csも深くまで到達す
る傾向があり，黒ボク土（果樹）ではむしろ 131Iよりも
137Csの方が，深さ 2.5または 5.0 cm以深へ侵入した割合
がわずかに高かった（図 1）．すなわち，両元素の吸着特
性の非常に大きな違いよりも，採取地点による土壌条件の
違いの方が，両元素の輸送速度に大きな影響を及ぼしてい
た可能性がある．2011年 4月 28日，Kato et al.（2012）

図 1　 2011年 4月 13日に福島県内の郡山市日和田（灰色低
地土，畑：S1─1及び S1─2），西白河郡矢吹（黒ボク土，
果樹：S2）及び福島市飯坂（褐色森林土，果樹：S3）
で採取した深さ 0～30 cmの土壌中に存在する 131I及
び 137Csのうち，深さ 0～2.5 cm（上）及び 0～ 5.0 
cm（下）に含まれる量の割合
Tanaka et al.（2012）より作成．
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は，事故現場から 40 km離れた川俣町山木屋の家庭菜園
において深さ 30 cmまでの土壌を採取し，深さ別の 131I，
134Cs及び 137Cs濃度を測定した．その結果， 131Iと 134Cs
及び 137Csの鉛直分布に大きな差はなく， 131I及び 134＋
137Cs存在量の 79％及び 86％が，深さ 0～2.0 cmに含ま
れていた．
　このように，遅延係数 Rが 2オーダーも異なるはずの
131Iと放射性 Csの土壌中の移動速度は，上記文献中のど
の地点においても，見かけ上，大きな差がなかった．この
事実は，事故由来放射性 Csの現場土壌中における輸送過
程の実態を解明する上で，多くの示唆を与える．以下，こ
の事実の原因として考えられる 3つの可能性を指摘した
い．
　一つ目は，土壌溶液中での放射性Csの吸着平衡が成立
する前に， IAEA（2010）のKd値から予想されるよりも
ずっと深くまで放射性Csが到達したという可能性である．
すなわち，降下直後の放射性Csの R値は，バッチ実験の
吸着平衡溶液中のKdから計算される値よりもずっと小さ
く， 131Iと同等程度だった可能性がある．塩沢ら（2011）
は，郡山市日和田（灰色低地土，耕起前の水田）におい
て， 2011年 5月 24日（事故後の積算降水量 148 mm）
に採取した深さ 15 cmまでの土壌中の 134＋137Cs濃度鉛直
分布より， R＝10と推定している．なお，Yamaguchi et 
al.（2012）とTanaka et al.（2012）は，採取土壌中の放
射性Csがほとんど水抽出されないことを確認している．
また，Takeda et al.（2013）によれば，土壌への安定Cs
添加 1日後には，その 70％が酢酸アンモニウム溶液で抽
出されない．したがって，放射性Csが移動しやすいとし
ても，それは降水が土壌中に浸入した直後のみに限られ，
大部分のCsは日単位以下の短い時間スケールで速やかに
土壌固相に吸着されると考えられる．この要因の影響を明
らかにするためには，バッチ法による平衡吸着実験だけで
なく，非平衡吸着条件下での土壌カラムへのCs溶液浸入
実験等が必要だろう．
　二つ目の可能性は，土壌中の不均一な水移動・溶質輸送
（選択流）の影響である．図 1上によれば，同一畑圃場内
での放射性 Cs及び 131I鉛直分布の地点間差（S1─1と S1
─2）は，土壌・地目間差よりも大きい．また， 2011年 4
月～5月の未撹乱農地土壌中の放射性 Csまたは 131I濃度
鉛直分布の一部（Kato et al., 2012；Tanaka et al., 2012；
Yamaguchi et al., 2012）には，浅い層よりも深い層の濃
度の方がやや高くなる部位が存在する．これらの結果は，
降水中の放射性 Csまたは 131Iの少なくとも一部は，土壌
マトリックスとの相互作用が十分に生じないような経路
（粗大間隙等）を選択的に流下し，土壌固相に吸着されな
いまま予想よりも深くまで到達したことを示している．こ
の要因の影響を明らかにするためには，充填土壌及び不攪
乱土壌カラムを用いた Cs輸送過程の比較研究等が必要だ
ろう．
　三つ目は，放射性 Cs及び 131Iが土壌コロイド粒子に吸

着したまま土壌中を流下した可能性である．これは，コ
ロイド担体輸送（colloid─facilitated transport）と呼ば
れ（Kretzschmar et al., 1999），事故以前の 2007年 11
月，重粘土質の水田転換畑で行われた観測事例（Eguchi 
et al., 2010）によれば，暗渠から流出するグローバルフォー
ルアウト由来 137Csはすべて懸濁態（＞0.025 µmの粒子）
であった．事故後（2012年 2月以降），前出の福島県内の
水田 4地点での調査結果（江口ら， 2013）によれば，暗渠
排水に含まれる放射性 Csのうち懸濁態の割合は 2～98％
であり，この割合は懸濁物質（suspended solid, SS）濃
度と共に増大した．Matsunaga et al.（2013）は，事故現
場から 70 km離れた福島市南西部の異なる畑，果樹，緑
地，草地及び林地において 2011年 6月 19～20日に採取
した表層土壌を用いて，その水抽出液を遠心分離（3000 
rpm）後，上澄み液に含まれる放射性 Cs濃度を測定した．
その結果， 18試料中 6試料において放射性 Csが定量さ
れ，各試料に含まれる全放射性 Csの最大 4.7％が水抽出
性だった．ただし，この値については，上澄み液がコロイ
ド吸着態の放射性 Csを含むために，比較的高い値になっ
たと考えられる．これに対して， 131Iについては，土壌中
におけるコロイド担体輸送についての知見が乏しい．
　最後の三つ目の要因の影響を明らかにするには，基本的
な実験手法や得られたデータの解釈について，幾つか解決
すべき課題がある．水試料中の溶存物質と懸濁物質は，ろ
過または遠心分離等によって実験操作的に区分される．こ
のため，実験操作的に決まるろ液中の溶存物質濃度は，ろ
過に使用するフィルター孔径に強く依存する．Horowitz 
et al.（1996）は，孔径 0.45 µmメンブレンフィルターの
ろ液に含まれる微量元素濃度が，製品の違いやろ過液量に
よって数倍以上変化しうることを示した．その最も大きな
原因として，微細なコロイド粒子のフィルターの通過しや
すさの違いを指摘している．江口ら（2013）は，コロイ
ド粒子のろ液中への混入をできるだけ避けるため，市販
では最も孔径の小さい 0.025 µmのメンブレンフィルター
を使用しているが，ろ過やろ液の蒸発乾固にかかる時間
の短縮が課題となっている．保高ら（2013）とTsuji et 
al.（2014）は，溶存イオン態の Cs＋のみを強く吸着する
プルシアンブルー（PB）カートリッジ法を開発し，現地
での迅速な溶存態及び懸濁態放射性 Csの分離を目指して
いる．一方，従来の 0.45 µmメンブレンフィルターによる
ろ液の蒸発濃縮液の放射性 Cs濃度が， PBカートリッジ
法で求めた放射性 Cs濃度よりも 35～40％大きいことか
ら，孔径 0.45 µmを通過するコロイド吸着態 Csの可能性
を指摘している（保高ら， 2013）．

4．農地土壌中の中長期的な放射性 Cs輸送

　事故から数ヶ月以上経過した後の放射性 Cs濃度鉛直
分布については，事故直後と異なり，既往の知見で説明
可能な結果が報告されている．Koarashi et al.（2012）
は， 2011年 6月 18～ 20日（事故後の積算降水量 197.5 
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mm），事故現場から 70 km離れた福島市南西部の水田，
畑，果樹園，草地，林地等合計 15地点から表層土壌を採
取し，深さ別の 134Cs及び 137Cs濃度を測定した．その結
果，粘土が少なく有機物が多い土壌ほど，放射性 Csが深
くまで到達していることが示された．これは，Kamei─
Ishikawa et al.（2007）のバッチ吸着実験において土壌
の粘土含量×pH／全炭素含量の値が大きいほど 137Cs固
定割合が高かったこと，農林水産省（2013）の福島県
内外における調査で土壌の放射性 Cs捕捉ポテンシャル
（Radiocaesium Interception Potential, RIP）が全炭素
含量と負の相関を示したこと，Absalom et al.（2001）の
植物への放射性 Cs移行予測モデル内では粘土含量から
土壌のRIPを推定していること等と一致する．このRIP
については，次の段落で説明する．さらにMatsunaga et 
al.（2013）は， 2011年 7月 19～ 20日または 8月 1～
2日（事故後の積算降水量 407.5 mm）に，Koarashi et 

al.（2012）と同じ地点から表層土壌を採取し，この約 1ヶ
月間に積算降水量が約 2倍になったにも関わらず，放射性
Csが土壌中でほとんど移動していないことを示した．時
期による蒸発散量の違いを考慮したとしても，事故直後に
比べて放射性 Csの移動速度が大きく低下したことは間違
いないと考えられる．
　土壌の放射性 Cs捕捉ポテンシャルRIPは，風化雲
母，イライト，バーミキュライト等が持つフレイド・エッ
ジ・サイト（frayed edge site, FES）と呼ばれる負電荷
における Cs＋固定能を定量的に評価するための指標であり
（Cremers et al., 1988），次式で定義される．

　　RIP＝K F
C

E
s/

S
KMFES  （4）

ここで， K F
C

E
s/

S
Kは FESにおけるK＋に対する Cs＋の選択係

数であり約 103の値を持つとされ（Cremers et al., 1988；
Wauters et al., 1996），MFESは土壌中の FES濃度（mol 
kg─1）であり FES以外の負電荷をマスクした条件下で
FESに吸着させたK＋を定量することで近似的に求められ
る．土壌のRIPと FESの詳細については，山口（2014）
の総説を参照されたい．土壌のRIPは，K＋飽和条件下で
の FESの Kd（KdFES）そのものであり，RIPと KdFESは，
次のような式で関係づけられる．

　　KdFES＝─
RIP

CK＋kNH4CNH4＋kNaCNa
 （5）

これまで，実験的に，あるいは，モデルフィッティング
パラメータとして， kNH4＝4.2～5.3及び kNa＝0～0.02
の値が使われている（Wauters et al., 1994；Wauters et 
al., 1996；Smolders et al., 1997；Absalom et al., 2001；
Sanchez et al., 2002）．また， FES以外の吸着サイトを
RES（regular exchange site）とすると（Sanchez et al., 
2002），土壌全体での Kdは，次のように表される．

　　Kd＝KdFES＋KdRES （6）

ここで， KdRESは，RESについての Kdである．RESは，
Cs＋選択性の低い pH依存性の変異荷電と Cs＋選択性の高
い構造由来の永久荷電の両方を含むが，前者への放射性
Cs吸着はほとんど無視できるレベルと考えられ，後者に
吸着された放射性 Cs吸着はK＋やNH4

＋など Cs＋と同等
の選択性を持つ多量の陽イオンにより置換されやすい．こ
れに対して， FESは Cs＋選択性が高いだけでなく他の陽
イオンがアクセスしにくい場所に存在する負電荷であるこ
とから， Cs＋に対する高い選択性を有する．降下後，いっ
たんはRESに吸着された放射性 Csも，時間をかけて
FESに移行すると考えられる．このため，土壌全体の Kd

に対する KdFESの寄与は，時間と共に増大すると考えられ
る．これはエイジング効果と呼ばれ，グローバルフォール
アウト由来 137Csの移動速度が，チェルノブイリ原発事故
由来 137Csよりも遅いこと（IAEA, 2010）等により欧州
各地で実証されている．
　農地系外からの放射性 Cs流入や系外への流出が土壌中
の放射性 Cs濃度に与える影響は，中長期的な視点になる
ほど重要となる．駒村ら（2006）によれば，水田作土及
び畑地作土におけるグローバルフォールアウト由来 137Cs
の滞留半減時間（大気降下物による存在量増加を除き補
正したもの）の全国平均値は，水田作土で 16年（9～24
年），畑地作土で 18年（8～26年）であった．即ち，農
地からの表面排水等の流出等に伴う 137Csの支出は，農地
における 137Cs存在量の減少速度を平均 40～50％程度も
早める効果がある．前出の江口ら（2013）によれば，福
島県内の水田 4地点における灌漑水，表面排水，暗渠排水
等に含まれる放射性 Cs濃度は SS濃度に強く依存し， SS
濃度と共に増大する．したがって，農地における SS流入
と SS流出のバランスが，放射性 Cs収支をほぼ規定する
と考えられる．吉川ら（2013）は，これらのうち 3地点
の水田について 2012年 5月から約 1年間の放射性 Cs収
支をモニタリングし，流入量よりも流出量が多い傾向にあ
ることを示した．
　これに対して， 2011年の水稲栽培後，水管理条件に
よっては土壌中放射性 Cs濃度が上昇したとする事例も幾
つか報告されている．Harada and Nonaka（2012）は，
2011年 9月 6日，事故現場から 200 km離れた新潟県
南魚沼の水稲栽培後の水田内 3地点（水口，中央，水尻）
で深さ 13 cmまでの土壌を採取し，深さ別の 134Cs及び
137Cs濃度を測定したところ，水口付近の土壌表層 0～5 
cmにおいて 970 Bq kg─1の最大値が得られた．これは，
灌漑水からの放射性 Cs流入による局所的な濃度上昇が生
じたことを示唆している．Endo et al.（2013）は， 2011
年 10月 14日，事故現場から 22.5 km離れた南相馬郡の
多湿黒ボク土の有機栽培水田（地下水灌漑区，横川ダム
用水灌漑区）において，深さ 30 cmまでの土壌を採取し，
深さ別の 134Cs及び 137Cs濃度を測定した．その結果，横
川ダム用水灌漑区の深さ約 15 cmまでの土壌中放射性 Cs
濃度は，地下水灌漑区の 1.7倍に達した．水稲の部位別濃



84 日本土壌肥料学雑誌　第 85 巻　第 2 号　（2014）

度についても，横川ダム用水灌漑区で地下水灌漑区より高
く，最大で 1.6倍に達した．一方，次式で定義される土壌
から水稲への放射性 Cs移行係数（transfer factor, TF）は，
灌漑区によらず，土壌中の放射性カリウム（40K）濃度の
低い区で，高い傾向にあった．

　　TF＝─P Cs

M Cs
 （7）

ここで， PCsは植物体のある部位または全体に含まれる放
射性 Cs濃度（Bq kg─1），MCsは土壌中の放射性 Cs濃度（Bq 
kg─1）である．部位別のTFを算出すると，玄米へのTF
は 0.013～0.017であったが，根のTFは 0.31～ 0.48と，
部位別TFの中で最も高い値を示した．

5．お　わ　り　に

　農地土壌や大気を含む環境中での放射性 Csの面的な輸
送は，事故後の水溶性エアロゾル降下直後を除けば，主と
して懸濁態（粒子状）で生じている．事故直後に沈着した
放射性Csには水溶性（硫酸エアロゾルを媒体）と粒子状
（スラグ様物質）のものが含まれ，その割合は，プルーム
及び地域によって大きく異なっていたと考えられる．降下
直後（2011年 4～5月），土壌中の放射性 Csは，吸着平
衡を仮定した予想よりもずっと深くまで到達していたが，
数ヶ月以上が経過した頃には（2011年 6～8月），移動速
度は見かけ上大きく低下した．事故後 3年が経過し，放射
性 Csのほとんどは既に FESに強く固定され，溶存態と
して土壌中に存在する画分はごくわずかと考えられる．し
かし，植物吸収や土壌中での放射性 Cs輸送を考える上で
は，このわずかな溶存態が重要であり，中長期的な視点で
は，この溶存態の挙動を予測することが必要である．チェ
ルノブイリ事故後に欧州で蓄積された膨大な知見と，東電
FDNPP事故由来の放射性 Cs動態についてこの 3年間で
急速に蓄積された新たな知見を組み合わせて，今後の中長
期的な将来予測のために必要な取組みについて，異なる分
野間であらためて認識を共有する必要がある．
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