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第４章 環境への対策と修復 

 

チェルノブイリ原発事故による放射能汚染への対策が緊急に必要な事は、事故発生直後、既に明

らかだった。そこで人々を被曝から守るために幅広い対策が講じられた。それは、1986年に【数日

という短期間で】行われた放射能汚染の最も高い地域からの住民緊急避難から、多くの欧州諸国に

おける食品中の放射性核種の継続的な検査という長期にわたるものまである。実施された対策とそ

の有効性については、多数の国際的な報告書で幅広く検討されている[4.1-4.7]。 
本章の主題は、放射能による環境汚染に対して、どういう対策を施せば人体への被曝を減らせる

かという事である。人間以外の生物【野生動物など】への被曝に関しては、チェルノブイリ原発事

故当時、被曝を防ぐという事の意味すら確立されておらず、ましてやその為の対策を立てる事に意

義があるのかどうかすら分かっていなかった。この方面に関する理念は、今なお議論が続けられて

いる段階である[4.8]。 
本章では、破損した原子炉への応急措置については特には紙面を割かない。原子炉から周りの環

境への放射能放出を事故後速やかに減らすことは応急措置の目的だから、これも環境対策には違い

ないが、これについては別の文献に譲る[4.2]。 
環境汚染への対策は、事故の起こった1986年以来、都市・農地・森林・水域の各生態系で施され

ている。これらの対策のほとんどは、生態系ごとに、国際的な放射線管理基準や各国の放射線管理

基準に沿って行われている。 
 

4.1. 放射線のの基準 

 

被曝対策というのは、達成が十分に可能な範囲で被曝を減らす為の措置を行なうのが筋で、当然

ながら緊急時と、緊急事態が過ぎた時期とで措置も違って来る。そこで緊急時には応急被曝防止措

置【protective actions】、その後の時期は中期放射線緩和措置【remedial actions】と呼んで区別する。

被曝防止策を立てるに当たって、基本的な大切なのは、コスト・パフォーマンスという考え方であ

る。すなわち、同じコスト【費用＋努力】で被曝を最小限にすることである。ただし、被曝対策の

コスト・パフォーマンスを考えるとき、コストも成果も必ずしも金額に数値化できるものではない。

例えば、被曝対策は多くの場合、被災者を安心させ、その不安を軽減させるが、この利点は金額に

数値化できない。一方、被曝対策がマイナスの効果を及ぼす事もある。例えば【過剰な施肥でカリ

ウムなどの】（養分の循環を阻害する等で）生態系を直接変えたり、住民を【生産活動を禁止して】

経済的に困らせたり、【キノコ採りや薪拾いのような】住民の日常習慣を止めさせたりするような

事である。 
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4.1.1. 放射線に対する国際的な判断基準訳注 1
 

 

一般人と労働者の被曝防止の為の国際的な基準は、1986年のチェルノブイリ事故の時点でも既に

あり、それは国際放射線防護委員会（ICRP）のPub26【Publication 26 1977年】に記述されている[4.9]。
放射能汚染事故が深刻な場合については、ICRPのPub 40で、一般人の被曝防止の為の具体的な勧告

が【1984年に】出されている[4.10]。これらの基準や勧告に対応する安全基準が1982年のIAEA安全

基準【IAEA Basic Safety Standards】であり、これはICRPの各勧告に基づいている[4.11]。これらの

文書には現代的な被曝防止の基本的考え方が書かれてある。その内容は、正当化、最適化、線量限

度訳注2である。更に、平時の被曝防止策と事故時の介入【特別対策が必要な時に対策をとることを、

介入するという】の違いについても書かれている。当時の基準では、被爆の上限は、放射線作業者

で50 mSv/y、一般人で5 mSv/yであった訳注3。後者の値は、人体が受けても問題ない被曝量だと当時

認識されていた。 
原子力事故や放射能漏れのような緊急事態で一般人が【過度な】被曝するのを防ぐための具体的

な基準値は、これらの文書では特に確立されておらず、そのかわりに以下のように勧告されていた。 
（a）偶発的に起こりうる人体被曝の際の被曝量が、確定的影響訳注4（急性障害、特定の臓器・組織

への放射線障害）の出ない範囲に収まるよう、あらゆる手段を尽くす。 
（b）各種の被曝対策によって減らせる集団線量【各自の被曝線量に人口を掛けたもので、単位は

man Sv（人・シーベルト)】と、被曝対策にかかる社会的・経済的コストの両者を比べて、最

適化されるように介入すること（がんや遺伝的異常といった健康への確率的な影響を軽減する

ことを目的として対策を適用し、その後、対策の効果が小さくなったら別の対策（あるいは対

策無し）に切り替えるということ）。 
チェルノブイリ事故に一番関係のあるICRP指針【Pub 40】では、事故直後の初期段階で介入【対

策を実施】するに当たって、全身被曝と特定臓器被曝の2種類の判定基準を推奨している[4.10]。 (a)
屋内待避の場合、全身被爆が積算で5-50 mSvに達しそうか、特定臓器への被曝が積算で50-500 mSv
に達しそうだったら屋内へ退避すべき。 (b)放射性ヨウ素による被曝から甲状腺を守る為の対策（安

定ヨウ素の投与）の場合は、甲状腺への被爆が積算で50-500 mSvに達しそうだったら、安定ヨウ素

を飲むべき。 (c)避難の場合は、全身被爆が積算で50-500 mSvに達しそうか、特定臓器への被爆が

積算で500-5000 mSvに達しそうだったら避難すべき。 (d)事故からの復興期【一息ついた時期、大

体数日後〜数年が目安】では、放射能汚染した食品からの内部被曝に対しては、全身被爆が積算で

5-50 mSvに達しそうか、特定臓器への被曝が積算で50-500 mSvに達しそうだったら、食品の飲食を

規制すべき。 (e)全身被爆が積算で50-500 mSvに達しそうだったら、疎開すべき。 
 

表 4.1. 放射能汚染事故後の食品中の放射性核種の国際貿易用ガイドライン【許容値】[4.12] 
 一般消費用食品 ミルク及び乳児用食品 

セシウム 134, 137 1000 Bq/kg 1000 Bq/kg 

ヨウ素 131 1000 Bq/kg 100 Bq/kg 

ストロンチウム 90 100 Bq/kg 100 Bq/kg 

プルトニウム 239, アメリシウム 241 10 Bq/kg 1 Bq/kg 
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その後、チェルノブイリ原発事故による放射能汚染への一般人の不安を受けて、新しい国際規制

が追加された。具体的には、1989年にコーデックス委員会訳注5は、深刻な原子力事故が起こった年

の食料品貿易に対する放射能基準値を導入した（表4.1を参照）[4.12]。 
また、1990年には、最新の研究データに基づいて、一般人と放射線作業者の被曝防止のための国

際的なICRP被曝基準が改訂された。この改訂の基となった研究データでは、被曝による人体への影

響の危険性を確率論的にきちんと求めると、以前に考えられていた危険性よりも大幅に高いことが

示されている。改訂の結果、放射線被曝【平時】の年間許容量は大幅に低くなり（元の基準値の20％
〜40％の値）、放射線作業者で年間20 mSv、一般人で年間1 mSvとされた【Pub 60】[4.13]。後者の

値は、現在、人間の被曝線量の安全な水準として認識されている。 
一般人の被曝防止の為の基準値を、原子力事故または放射能漏れなどの緊急事態の場合にどの程

度緩和するかについては、これらの改訂文書には与えられていない。放射能汚染の緊急事態に、一

般人の被曝防止の為に行う介入について後に指針が作られた【Pub 63】[4.14]。この指針では、最適

化を基本的な考え方として再確認し、緊急時にも適用できるとしているほか、介入によって減らす

事の出来る被曝量が詳しく書かれている（図4.1参照）。ICRPは【Pub 40のように】判定基準を2種類

に分ける事を止め、代わりに、各種の対策に対応する放射線量をいくつか提言した。ここでは、図

4.1にあるように回避すべき放射線量という視点が使われている。すなわち、被曝が50 mSvを超え

そうだったら屋内待避を、甲状腺線量が500 mSvに達しそうだったら安定ヨウ素の投与を、被曝が

500 mSvを超えそうだったら避難を、更に生涯の積算被曝が1000 mSvを超えそうだったら移転を推

奨した。食品の放射能に関しては内部被曝が10 mSv/yを超えたら規制を行うことが推奨されている。 
 
 

 

図4.1.:  被曝と防護対策の関係を模式的に示したグラフ。防護対策を取っているのは時刻t1からt2

の間。[オリジナル図]【図中右上のΔEの部分が（室内退避やマスクなどによって）避ける事の出来

た被曝を示す。縦軸は単位時間当たりの被曝量。横軸のスケールは１日単位ととっても１ヶ月単位

ととっても数年単位ととっても良い。防護対策を始めるのに遅過ぎるということは決してなく、思

い立った日が吉日であるである事を示している。】 
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より新しい1999年のICRP出版物（Pub 82）では、チェルノブイリ原発事故による汚染地域で見ら

れるような長期的な被曝から一般人を守る方法が検討されている[4.15]。Pub 82でもICRPは最適化

を提唱しているが、この文書では更に突っ込んで、被曝防止策を実施すべきかどうかを決める為の

一般的な基準をも示している。特に、人工的な放射性元素だけでなく、自然界に存在する放射性元

素による被曝を加えた総被曝（内部被曝＋外部被曝）を考える事を提言し、更にこの総被曝量が年

10 mSv/y未満である限り、コストに見合うだけの被曝防止効果が上がらないだろうから、介入の必

要はないと提案をしている。もっとも、場所を限定して、そこできちんとコスト・パフォーマンス

の計算の元に、介入する意義が見いだされた場合は、10 mSv/y未満でも話は別である。とりわけ、

日用品に含まれる放射性核種についてICRPは、人体被曝の原因の大部分という事で 1 mSv/yを介入

免除レベルとして提唱している。1 mSv/yという基準値は、食品中の放射性元素に対する規制の参

考レベルを設定する際の拠り所となるだろう。 
 

訳注1：ここでいう基準には2種類あり、criteria＝避難や退避などの行動を起こす為の判定基準と、

standards＝各状況での基準値の両方を指す。 
訳注2：正当化とは、放射線や放射性同位元素を使用する際は、使用による便益が被曝等による損

害を上回るようにすべきであること。最適化とは、使用する場合に社会的経済的要因を考慮して、

合理的に達成できる限り放射線被ばくを下げるべきであること。線量限度とは、放射性物質等を

使用する場合に線量限度を超えないようにしなければならないということ。これら３つの原則が

防護の基本である。 
訳注3：現在は、放射線作業者に対して100mSv/5yで50mSv/yを超えないこと、一般人に対して1mSv/y

とされている。 
訳注4：ある線量（閾線量という）を超えると現れ始める急性の影響のことで、因果がはっきりし

ており、閾線量以下であれば現れない。これに対し、細胞の中のDNAが放射線で傷つきその修復

が誤ってなされ、異常な細胞が発生し、何段階かの過程を経て、がん細胞や異常な生殖細胞が生

じる場合がある。これによりがんおよび遺伝的影響が起こる、これを確率的影響という。この場

合は弱い放射線被ばくでもDNAが傷つくので、閾値はなく、線量に比例した影響が出るとして防

護策が作られている。 
訳注5：コーデックス委員会（Codex Alimentarius Commission）は国際的な食品規格：コーデックス

規格を決める唯一の政府間機関で、FAO（国連食糧農業機関）とWHO（世界保健機関）の下部

組織に当たる。 
 

4.1.2. 放射線に対する各国の判断基準 

 

チェルノブイリ原発事故による人体被曝の限度値は、食品・飲料水・木材等に対する基準値を含

むものが事故直後に導入された。これらの限度値・基準値は、まずソビエト連邦【ソ連】で導入さ

れ、続いて他のヨーロッパ諸国（北欧諸国、EU諸国、東欧諸国）でも導入された[4.1]。 
1986年に発効した放射線安全基準[4.16]に基づいて、ソ連の保健省はチェルノブイリ原発事故の
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年（1986年4月26日から1987年4月26日まで）の被曝総量【正確には全身等価線量：equivalent whole 
body dose】として暫定的に平均100 mSvを上限値と決め、同様に2年目の上限を30 mSv、3年目と4
年目（1988年と1989年）の上限をそれぞれ25 mSvとした[4.3]。1990年1月1日までの累積に直すと、

一般人に関しては173 mSvが上限であり、これがチェルノブイリ原発事故に伴う放射性降下物から

受ける放射線に対する被曝限度量とされた。 
住民の内部被曝を抑える為、ソ連では食料品や飲料水に含まれる放射性核種の量に暫定許容値

（TPL）が導入された訳注6。表4.2は、主要な食品の暫定許容値（TPL）を示す[4.3、4.17]。ソ連の最

初の暫定許容値は、131I（ヨウ素131）による食品の放射能汚染に関するもので、1986年5月6日に保

健省から出された。この時の基準は子供の甲状腺被曝量を300 mGy【ガンマ線による被ばくなので1 
mGy = 1 mSvとしてよい】以下に抑えるというものであった。131I以外の安全基準が出されたのは

1986年5月30日の事で、食品に含まれる、地表汚染由来のベータ線放出全核種【放射性核種全て】

に対する基準値が決まった。これらの核種の中でも、特に放射性セシウムに注意が払われた。とい

うのも、放射性セシウムは【カリウムやナトリウムと化学的性質が近い故に】生態系の中を移動し

やすく、しかも半減期が長いからである。その後、1988年（TPL-88）と1991年（TPL-91）に導入さ

れた暫定許容値は、134Cs（セシウム134）と137Cs（セシウム137）の放射能の総量を規制している。

放射性セシウムに対して作られたTPL-91では、90Sr（ストロンチウム90）に対する安全基準も追加

された。 
農村部住民が一年間に消費する食料による内部被曝は、もしも食品の全てがTPL-86ギリギリの放

射性セシウムを含んでいたとして50 mSv未満となる。（ちなみに、TPL-88の基準値が守られれば8 
mSv未満、TPL-91の基準値が守られれば5 mSv未満となる。） 
 
 
 
 

表4.2. チェルノブイリ事故後にソ連（1986-1991）で制定された、食品及び飲料水中に含まれる放

射性核種に対する暫定許容値（TPL）[4.3, 4.17]【単位は Bq/kg】 
 暫定許容値【TPL】 

(Bq/kg) 
 4104-88 129-252 TPL-88 TPL-91 

適用年月日 1986 年 5 月 6
日 

1986 年 5 月 30
日 

1987 年 12 月 15
日 

1991 年 1 月 22 日 

放射性核種 ヨウ素 131 ベータ放出核 セシウム 134 
セシウム 137 

セシウム 134 
セシウム 137 

ストロンチ

ウム 90 

飲用水 3700 370 18.5 18.5 3.7 
ミルク 370-3700 370-3700 370 370 37 
酪農製品 18500-74000 370-18500 370-1850 370-1850 37-185 
肉・肉製品 - 3700 1850-3000 740 - 
魚 37000 3700 1850 740 - 
卵 - 37000 1850 740 - 
野菜、果物、ジャガイモ、

根菜類 

- 3700 740 600 37 

パン、小麦粉、シリアル - 370 370 370 37 
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表 4.3. チェルノブイリ事故後に制定された、食品中に含まれる放射性セシウムに対する安全基準値

【Action level】[4.3, 4.5]【単位は Bq/kg】 
 安全基準値 

(Bq/kg) 
 国際食品規格

委員会 

欧州連合 ベラルーシ ロシア連邦 ウクライナ 

適用年次 1989 1986 1999 2001 1997 

ミルク 1000 370 100 100 100 

乳児食品 1000 370 37 40-60 40 

酪農製品 1000 600 50-200 100-500 100 

肉・肉製品 1000 600 180-500 160 200 

魚 1000 600 150 130 150 

卵 1000 600 - 80 6 Bq/個 

野菜、果物、ジャガ

イモ、根菜類 

1000 600 40-100 40-120 40-70 

パン、小麦粉、シリ

アル 

1000 600 40 40-60 20 

 
 

食料品に含まれる131Iの安全基準値は、ヨーロッパの複数の国々でも1986年5月に決められたが、

その値は0.5-5 kBq/kgと幅があった。後日【1986年】、欧州共同体【EUの前身】によって、輸入食品

中の放射性セシウム量に対する基準値が統一され、表4.3に示すように、食品の種類によって２つの

基準値が使われるようになった。一つは牛乳や乳児食に対する基準値で、もう一つはその他すべて

の食品に対応する[4.3、4.5]。同様の基準値は北欧諸国でも導入されたが、野生・半野生の動植物（ト

ナカイの肉、狩猟の獲物、淡水魚、森林の野いちご（ベリー）、キノコ類、木の実）だけは例外と

された。というのも、これらの食料は、一部の地域住民、とりわけ先住民たちにとって重要だから

である【汚染したからといって食べない訳にはいかなかった】。ともあれ、スウェーデンでは事故

から１ヶ月以内に、131Iと137Csに関する食品基準を、輸入食品と国産食品の両方に対して決めた。輸

入食品の基準値は、131Iが5 kBq/kg、137Csが10 kBq/kgで、国産食品の基準値は、131Iが2 kBq/kg、137Cs
が1 kBq/kgである。5月中旬には、137Csの安全基準値がすべての食品に対して300 Bq/kgに下げられ、
131Iの安全基準値は、ミルクと乳製品に対して2 kBq/kgと定められた。北欧諸国で生産されたり消費

されたりする野生の動植物に関しても安全基準値が定められたが、その値は国や時期によって1.5-6 
kBq/kgとばらつきがある。 
ソ連では、食品の安全基準に沿って、未加工農産品（4.3節）、木材（4.4節）、薬草・香料に対し

てそれぞれ基準値が決められ、同時にベータ放出核種による地表汚染に対しても基準が導入された

[4.3]。  
被曝防止に対するソ連の基本方針【それらはソ連崩壊後もロシア・ベラルーシ・ウクライナ各国

政府の方針となった】として、汚染が時間と共に減るのに合わせて、被曝【シーベルトの概念】に

関する基準と、放射能【ベクレルの概念】に関する暫定許容値（TPL）の両方の値を低くしていっ

た。汚染が時間と共に減る主な理由は、放射性壊変【物理的半減期による減衰】による放射性核種

の減少と、放射性核種が土壌深くに浸透したり土壌成分と固定したりする事で放射線に関する状況

が改善されるからである。暫定許容値（TPL）が少しずつ厳しくなれば、生産者は、産品の放射能
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値が新しい暫定許容値に収まるように放射能対策を施さなければならなくなる。こういうガイドラ

イン的な手法により、結果的には、産品経由の被曝を減らす事に繋がってきた。暫定許容値（TPL）
を専門家が決める際は、農産品・林産品経由の人々の内部被曝を出来るだけ抑えるという目標だけ

でなく、放射能汚染に対する管理をおこなっているような地域【低・中程度の汚染地域】でも農業

生産や林業が経済的に成り立つように勘案された。実際の暫定許容値は、色々な食品群に対して、

それぞれ異なる値が設定された。これには、食べてはならない食料品というタブーをなくし、どん

な食品であれ、暫定許容値以下であれば消費を規制しないという事をはっきりさせる目的としてい

る。 
1991年の終わりまでに、ソ連は崩壊していくつかの国へと分かれたが、その中で、ベラルーシ、

ロシア、ウクライナがチェルノブイリ原発事故で最も放射能に汚染されていた。ソ連崩壊後は、ベ

ラルーシ、ロシア、ウクライナ各国とも、一般人の被曝防止に向けた独自の政策を実行した。1990
年のICRP勧告で、普通の地域【事実上の非汚染地域】での一般人の被曝上限を1 mSv/yとした事か

ら、これら３ヶ国政府も、この値を、緊急事態が終息した後の安全基準値に設定した。従って、３

ヶ国の法令では、チェルノブイリ起源の放射能汚染による年間被曝がこの値【1 mSv】を超えそう

だったら、長期的な浄化作業を含めて放射能対策を実行しなければならないという意味の介入レベ

ルの値として定められている。 
食料品・飲料水・木材の放射能汚染に関する現時点での暫定許容値（TPL）は、（表4.3参照）上

記３ヶ国の間ではあまり大差がない。そしてEUの輸入品に対する上限値や[4.5]、国際貿易で取引さ

れる食品に対するコーデックス基準値[4.12]よりも大幅に厳しい。 
上記３ヶ国の関係部局は、各環境での放射能対策【下記4.2節〜4.5節】を実施し、すべての食品

を検査することで、生産品に対して設定された暫定許容値（TPL）と、被曝限度を守ろうと努力し

続けている訳注7。 
 

訳注6：日本で言う安全基準値と同じ。 
訳注7：20年を経ても努力の途上である事は本節で更に詳しく述べられている。 
 

4.2. 都市の除染 

 

チェルノブイリ事故後、早い時期に取られた主要対策のうちの一つが居住地の除染である。これ

は住民と清掃作業員の外部被曝を減らすためのものである【ゴミ収集や道路清掃などの作業では、

降り積もった放射性ダストに人一倍曝される】。居住地の除染では、実際に人が住んでいる市街地

の放射性物質を取り除くことが当座の目標とされた。 
汚染地に住む様々な人々の外部被曝源を調べたところ、被曝の主因は、土壌の放射線源や、アス

ファルトやコンクリートなどで覆われた表面の放射線源によるもので、建物の壁面や屋根の上の放

射線源によるものも多少あった。このため、土壌表層を剥ぐ事は、最も効果的な除去法の一つであ

る。 
除染効果の目安として、線量率の減少率（DRRF）と外部被曝線量の減少率（DRF）の二つの指
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標がある。線量率の減少率（DRRF）とは、汚染表面の上の空間線量率【Sv/h】が除染によってど

れだけ減るかの割合で、外部被曝線量の減少率（DRF）とは、環境に沈着した放射性物質からのガ

ンマ線による個人への実効外部線量【Sv/y】の減少率である【例えばDRRFがゼロでも高汚染地域

に行くのを避ける事でDRFは上げられる】。 
 

4.2.1. 除染に関する研究 

 

低費用で効率良く除染する方法を求めて、除染法の効果を調べる検証プロジェクトがいくつかあ

る[4.18-4.20]。それは、特定の除染法【プロジェクトごとに違う】を選び、人間活動のある地域の

異なる表面や人工物に対して、線量率の減少率（DRRF）と外部被曝線量の減少率（DRF）をあち

こち測定するものである。検証プロジェクトや理論研究の成果は、市街地の除染に関する有用なモ

デルとそれに必要な各種パラメータ及び、異なる時期【事故直後か半年後か数年後か】での都市の

環境汚染の除染に対する具体的な提案を含んでいる。実際の除染活動に先だって、選ばれた除染法

に対する費用対効果をきちんと考慮した評価が、除染法の正当化と最適化のために必要であると提

案されている。 
これらを含む複数の研究によれば、市街地表面から人体が受ける外部被曝の量や、それがどの程

度軽減され得るかを決める要因は次の６つである（3.2節参照）：(a)居住地と家屋の設計、(b)建設資

材、(c)住民の習慣、(d)放射能沈着時に降雨が関係しているかどうか、(e)フォールアウトの物理的

化学的性質、(f)汚染からの時間。 
雨を伴わない乾性沈着の場合は、道路の洗浄、樹木や低木の除去、庭の掘り起こし【表土を地中

に混ぜ込むこと】が、安価でかつ効果的な対策で、これだけで空間線量率がかなり下がる。これら

は、緊急対策の中でも優先順位が高い。屋根も重要な放射線源だが、除染が高額なので、緊急対策

としての優先順位はそこまで高くない。壁はあまり重要な放射線源ではない上、除染が高額かつ困

難なので、優先順位は低い。 
湿性沈着の場合は、庭や芝生の掘り起しによって、相当量（～60％）の除染が比較的安価で出来

るので、緊急対策としても長期的対策としても最優先であろう。更に道路の洗浄も有益である。 
除染の長期計画を立てる際に考慮すべき事に、人体への総被曝（外部被曝＋内部被曝）のうち、

外部被曝がどのくらいの割合を占めるかという事がある。土壌が粘土質の地域では、食物連鎖によ

る放射性セシウムの取り込みは比較的少なく、内部被曝も少なくなる訳注8。これらの地域では、外

部被曝が被曝の殆どを占めるので、総被曝量の減り具合は外部被曝線量の減少率（DRF）に近い。

反対に、土壌に砂や泥炭が多い痩せた土地では、長期的な内部被曝が問題であって、村の除染をい

くらしたところで、総被曝量の減少にはあまり関係しないと思われる。 
 

訳注8：ここでの話は地域全体として粘土質の場合である。農産物が地域産品の場合、3.3.4節に書

いてある２つのメカニズムで内部被曝が減る：（１）粘土質の土壌は泥炭土や砂質土よりもカリ

ウムイオンを含みやすく、それと化学的性質の似たセシウムイオンの吸収を抑える、（２）粘土

内のミネラルの合間にセシウムイオンがはまり込んでしまって植物に吸収されにくい。 
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4.2.2. チェルノブイリの経験 

 

チェルノブイリ事故で特に汚染された旧ソ連の都市や村では、1986年〜1989年に大規模な除染が

実施された。大抵の除染は軍隊が行い、その内容は、水や特殊洗浄液による建物の洗浄、居住地区

の清掃、汚染した表土の除去、道路の清掃と洗浄、表面水【川や湖】の水源での除染などである。

幼稚園、学校、病院をはじめ、大勢の人が頻繁に集まるような建物には特に注意が払われた。大規

模な除染が実施されたのは、合計で約1000の居住地で、数万の家屋や公共建物と、1000以上の農場

も対象になった[4.18, 4.21, 4.22]。 
事故後しばらくの間は、土壌と燃料粒子が土ぼこり【ダスト】となってまき上がる事があり、こ

の放射性ダストを吸い込む事で、内部被曝が大きく増える危険があった。放射性ダストの生成を抑

えるために、特別な有機溶剤【飛散防止剤】が汚染地表に散布された。この有機溶剤は地表で乾燥

した時に透明な高分子薄膜を形成する。飛散防止剤は、原発と【チェルノブイリ30km圏立入禁止区

域】CEZで、1986年の春から夏にかけて撒かれた。一方、街路には水が撒かれた。これは、放射性

ダストの発生を防ぎ、放射性物質を下水道へ洗い流すためである。これら1986年に実施された緊急

放射能除去が実際にどのくらいの効果があったかについて、数値として出せるような調査は現在も

まだない。もっとも、参考文献[4.23]によれば、キエフの街路で毎日行われた洗浄で、集団線量（各

自の被曝線量を全人口で足し合わせたもので、単位はman Sv【人・シーベルト】）が3000 man Sv減
少し、特に学校内・学校地域では3600 man Sv減少したとされている。 
除染方法によって差はあるものの、除染は確かに効果があり、各地の空間線量率は除染後に3分

の2〜15分の1にまで減った【DRRFに対応】。しかし、除染するのに高い費用がかかるため、汚染地

区全体での総合的な除染はなかなか出来なかった。そのため、外部被曝の軽減【DRFに対応】は、

現実には年ベースで住民平均10〜20％減っただけに終わった。職業別では、幼稚園児や学校生徒・

児童で30％の軽減で、野外労働者（家畜の世話、森林の管理など）で10％である。ちなみに、この

数字（％）は、1989年にロシアのブリャンスク州で行われた大規模な除染活動の前後の外部被曝線

量の測定により確認されたものである。 
除染を終えた地区での5年以上にわたる追跡測定によれば、1986年以降に本格的な再汚染は無く、

長期的には外部被曝率は減少している。このことは5.1節で再び述べる。ブリャンスク州内のもっと

も汚染された93地域では総計9万人の居住者が除染の恩恵を受けた。回避できた集団線量は、約1000 
man Svと見積もられる。 
旧ソ連で続けられた大規模な除染は1990年以降行われていないが、それでも、特に汚染された地

区や、高レベルの汚染が記録された建物に対しては、個別に除染作業が行われてきた。ベラルーシ

で多少とも続いている除染活動は、主に公共の建物（病院や学校）や地域（行楽地）に限られてい

るが、それでも汚染された村のいくつかでは、住居や農場も除染の対象とされてきた[4.22]。 
除染がずっと行われている対象は、他にも工業設備や商業施設がある。というのも、これらの施

設では1986年の放射能の放出・沈着期に、換気システムが稼動していたために、換気システムを含

めて建物内まで汚染されたからである。ベラルーシでは、毎年約20〜30棟の工業用建物とそこの換

気システムの除染が行われている[4.22]。 
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4.2.3. 推奨できる除染技術 

 

現在の被曝予防の方法論によれば、介入（除染）するかどうかと、どのような除染法を使うかと

は、総費用と社会的要因を考慮した上で決めるべきである。その際の費用の計算では、除染効果が

数値として評価されている除染技術のみを対象とすべきで、それぞれの除染技術に対して、プラス

面（集団線量の減少）とマイナス面（費用や除染作業員の被曝）を比較しなければならない。この

比較の際にも、きちんと「費用対効果」分析[4.9]や「多属性分析」[4.24]に基づくべきで、後者の

分析の際には、定性的な社会的要因も含まれる訳注9。 
ある地域の放射能除去の計画を立てる際、除染計画の中で個々の除染法の優先順位は、その地域

の特殊事情に応じて決めるべきである。そうではあるものの、多くの経験と研究から、長期的な計

画の場合は、次のような汚染作業【いずれも一般的な除染法】の組み合わせを推奨したい。 
(a)住居用の建物の前庭の土壌、公共の建物・学校・幼稚園の周囲の土壌、居住地区の道路の路

肩の土壌のそれぞれ表層部5cm〜10cmを除去する。何処まで地面を剥ぐかは、放射能が深さ

方向にどういう分布をしているかによる。剥ぎとられた高汚染表土は、個人の敷地内または

集落内に穴を掘って埋め、同時に穴を掘った時に出た未汚染土は、汚染表土を剥ぎ取った後

にかぶせるべきである。この除染法では、放射性廃棄物の為の特別な埋蔵場所を作る必要は

ない。 
(b)個人の果樹園は、深く掘り返すか、表層部5cm〜10cmを除去する。野菜畑に関しては今まで

に何度も耕されているから、土壌の深さ20cm〜30cmの層までは放射能が均一となっているだ

ろう。 
(c)砂や砂利で放射線を遮ぎるために、中庭の汚染された部分は、きれいな砂（できれば砂利）

で覆う。これは (a)にも適用出来る。 
(d)屋根はきちんと除染するか葺き替える。 

これらの除染作業は、個人の庭や家にも、集落全体にも適用できる。言うまでもなく、集落全体

の除染のほうが、外部被曝を減らすのにより有効である。表4.4に、都市部における場所別の除染法

と除染効果【ベストの場合】をまとめる。各除染法の効率、技術、必要な機材、費用、時間、放射

性廃棄物の量、その他の数値は、参考文献[4.25]に載っている。 
 

 

表 4.4. 都市表面の達成可能な除染率（単位は無次元）【放射能汚染が何分の１になるかを示す係数

で、ベストの場合の値】[4.25] 
 技術 被曝線量率減少係数 

窓 洗浄 10 

壁 砂吹き磨き 10-100 

屋根 放水及び/または砂吹き磨き 1-100 

庭 掘り返し 6 

庭 表面の除去 4-10 

樹木・低木 刈り込みまたは除去 ～10 

街路 掃き掃除または吸引清掃 1-50 

街路（アスファルト） 石灰をまく > 100 
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都市部の除染で生じた放射性廃棄物は、法律や規定に基づき処理されるべきである。大規模な除

染作業の際には、一時的な保管場所を人里離れた場所に設置して、そこから出て行く放射能が生活

圏に影響を与えないようにしなければならない。設置場所には、放射線危険区域を示す国際標識が

掲示されるべきである。 
 

訳注9：ここでいう多属性解析（multi-attribute analysis）とは、要するに費用だけでなく社会的制約

も考えろという極めて当たり前の意味で、日本の場合だと、除染が経済発展・技術発展・風評対

策に役立つことも考えにいれなければならない。 
 

4.3. 農業対策訳注 10 

 

チェルノブイリ事故後の農地対策は、旧ソ連の中でも最も深刻な被害を受けた諸国【ロシア、ベ

ラルーシ、ウクライナ】と西ヨーロッパで大規模に実施された。農地対策の主な目的は、農産品に

含まれる放射能を安全基準値（旧ソ連内では暫定許容値TPL:temporary permission levelと呼ばれる）

以下に抑える事である【ここでいう農産品は食物のことで、農作物と畜産物（酪農も含めて）をさ

す】。集約農業での農産品対策を行ったのは、おおむねロシア、ベラルーシ、ウクライナの３ヶ国

に限られており、西ヨーロッパでは初めのうちに一部の食品の出荷禁止が行われたに過ぎない。こ

れら対策の多くは事故後数年間に集中的に行われ、【2006年】現在も続けられている。旧ソ連の３

ヶ国に関して、高い137Cs【半減期30年】濃度が長年続いている地域では、【集約農業だけでなく】

零細な農家からの畜産物に対しても対策【検査など】がずっと施されている。その対象は汚染対策

を施していない放牧地からの畜産品である[4.3, 4.4, 4.7]。 
原発近隣諸国だけでなく、西ヨーロッパの汚染地域でも、農産品が137Csに高濃度で汚染されつづ

けている。これらの国々では、農産品対策の殆どが畜産物対策であり、例えば、放射能対策を施し

ていない土地で放牧されている動物【牛・羊・山羊・トナカイ】に集中している。 
 

訳注10：ロシア・ヨーロッパと日本とでは土壌や気候の違いがあるので、対策に若干の差が出る場

合がある。日本の場合について農林水産省の見解があるので、ホームページを記しておく。 
http://www.maff.go.jp/noutiku_eikyo/maff2.html 

 

4.3.1. 初期対策【事故から半年】 

 

1986年5月2〜5日の4日間に、CEZ【チェルノブイリ30km圏立入禁止区域】から約5万頭の牛と、1
万3千匹の豚、3300匹の羊、700頭の馬が、住民とともに避難した[4.26]。この避難の際、CEZに2万
匹以上の犬や猫などの家畜やペットが残されたが、これらは処分され地中に埋められた。避難した

家畜も、飼料不足や、避難先での管理の難しさ【数が多いので難しい】のために、かなりの数が屠

殺処分された[4.27, 4.28]。事故直後の緊急時【acute period】で、動物を放射能汚染のレベルごとに

分けることができず、結局、1986年5月〜7月の期間に全部で9万5500頭の牛と2万3000匹の豚が処分



130 

 

された【避難数より多いのはCEZの外も汚染されていたから】。 
処分された動物の死骸の多くは地中に埋められ、一部は冷蔵保管された。しかし、これらの処置

は衛生上・実際上・経済上の問題を引き起こした。【汚染の程度にかかわらず】肉を食用禁止する

事は、直ぐに行える効果的な内部被曝対策で、旧ソ連や他の地域で広く行われた。しかし、この方

法は経済負担が大きく、【食用しない事で】汚染肉、即ち放射性廃棄物を大量に生み出した。 
事故直後の数週間の旧ソ連での対策は、【牛乳などの】ミルクの131Iの濃度を低くすることと、汚

染されたミルクが食物連鎖【food chain】に入らないようにすることである。そのために推奨された

方法は以下のとおり[4.29]： 
(a)家畜を室内に入れて、外の汚染された牧草の代わりに、汚染されていない貯蔵飼料を与える。 
(b)加工工場に持込まれる原乳の放射能汚染を常時測定【モニター】して、安全基準値を越えた原

乳の流通を禁止する（当時の安全基準値は、131Iの場合、3700 Bq/L）。 
(c)安全基準値を超えた原乳を保存食品（コンデンスミルク、粉ミルク、チーズ、バターなど）に

加工する 
 

事故直後の数日間は、【牛乳などの】ミルクの放射能対策が主で、集団農場といくつかの個人農

家が対象となった訳注11。残念ながら、ミルク汚染への対策は集団農場の管理者や地方当局にのみ知

らされ、田舎の個人農家には知らされなかった。そのため、地方の個人農場をはじめとしてミルク

汚染対策【出荷停止等】が十分に行われたとは言い難く、効果があまり上がらなかった地域すらあ

る。 
事故後3週間も経たないうちから、【一部の農場で】汚染されていない保存飼料【前年刈り入れの

干し草など】が使われ始めた。その理由は、牛の体内の137Csを、１〜２ヶ月で許容水準にまで減ら

す可能性があるからである【牛の筋肉の代謝時間は１〜２ヶ月】。しかし、春の新緑期という事で、

汚染されていない保存飼料が不足しており、この方法は直ぐには広まらなかった。 
1986年6月初旬の時点で、すでに汚染区域での放射性物質の沈着密度の地図が出来上がっており、

この地図から、牧場・放牧地の汚染の程度も推定できて、汚染牛乳の生産地域も明らかになった。 
1986年の生育期【春から夏】は、依然として植物の表面が多量に放射能汚染されていた。そのう

え、農業対策はあまり出来なかった。事故直後の２〜３ヶ月間は、放射能汚染の深刻な土地の使用

が禁止され、同時に汚染の比較的少ない土地で農業生産を続けるための対策が次々に勧告されてい

った。放射能汚染が極めて深刻な地域では、乳牛を飼うことが禁止された。飼料や他の作物の収穫

の時期を遅らせるというのは、農作物の放射能汚染を減らす有効な方法であった。農産品の放射能

検査（Radiation control）が、生産・貯蔵・加工の各段階で導入された[4.3, 4.30]。 
1986年5月〜7月に実施された放射能調査に基づき、ベラルーシで13万ヘクタール、ロシアで1万

7300ヘクタール、ウクライナで5万7千ヘクタールの農地の使用が取りあえず禁止された[4.31]。 
1986年6月からは、新たに137Csの農作物への取り込みを抑えるための対策が以下のように実行さ

れた。 
(i) 137Csが555 kBq/m2を超える高汚染地域での屠殺の禁止。屠殺前の１ヶ月半の間は汚染されて

いない食物を与えなければならない。 
(ii) 農作で通常行われる作業のいくつかを省略する事で、【農民の】被曝と放射性ダストの発生
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を防ぐ。 
(iii) 放射能汚染された堆肥の使用制限。 
(iv) トウモロコシ用のサイロの準備。干し草の代わりにトウモロコシを保存飼料に使うため。 
(v) 個人農場で生産された【牛乳等の】ミルクの消費の制限。 
(vi) 農産品の放射能検査の義務化。 
(vii) ミルクの加工の義務化 

 

表土を取り除くのは、除染の手法としては不適切である。というのも、多額の費用がかかり、既

に肥沃な土壌を破壊してしまい、しかも汚染土壌を埋める事で生態系に深刻な問題を引き起こすか

らである。 
1986年8月〜9月には、農地・牧場の放射能汚染地図と、農産品の放射能汚染に関する対処法が、

集団農場ごとに与えられた。この説明には農場内の個人農地での農法の指導も含まれていた訳注

12[4.3, 4.30] 

西ヨーロッパの初期対策としては、複数の国で現地飲用水をなるべく消費しないようにというア

ドバイスが事故直後に出された【水道水だけでなく、売っている水もその土地で取れた水を単純浄

化している場合が多い】。 
旧ソ連以外で高いレベルの放射能汚染を受けた国にスウェーデンがある。スウェーデンは、先ず

輸入食品と国内生産食品の両方に対し、131Iと137Csの両方の安全基準値を定めた（4.1.2節参照）。以

下のような対策も立てられた。(a) 土壌汚染が 131Iで10 kBq/m2、放射性セシウムで3 kBq/m2を超え

た場合、牛を牧場に出してはならない。(b) 新鮮な葉野菜はなるべく食べない。他の野菜も出来る

だけ洗う訳注13。(c) 下水処理後の残土を肥料とする事の制限。(d) なるべく深く地面を耕す。(e) 牧
草を収穫する際に、地面近くを捨てて、なるべく高い位置で刈り取る。 
ノルウェーでは、収穫した農作物の放射能検査を行い、放射性セシウムの汚染が、生の状態で600 

Bq/kg以上の場合、作物は畑に埋められて破棄された。また、6月に収穫された干し草や、それをサ

イロに貯蔵したものも放射能検査を行った。放射能がガイドライン値を超えた干し草は飼料には使

われなかった。 
ドイツでは、バイエルン州の原乳の一部が、流通されずに、工場へ送られて粉ミルクへと加工さ

れた。この粉ミルクは豚への飼料として使用される予定だったが、実際には放射性セシウムが高濃

度だったため、使用されなかった。 
イギリスではアカライチョウ（red grouse）を食べる事を規制すべきであるという勧告が出た。ま

た、イギリス国内の比較的汚染の高い地域の多くで、高原の羊を移動することや屠殺することが制

限された。 
オーストリアでは1986年5月の短い期間だけ、新鮮な草を牛に与えないよう勧告された。 

 

訳注11：旧ソ連の集団農場は政府が強く関与していたので対策を施しやすかった。 
訳注12：旧ソ連の集団農場には、農民の生産意欲を上げる為の個人農地があった。 
訳注13：野菜の少ないスウェーデンでは葉野菜の寄生虫も少ない事から、栄養保持のために水洗い

を避ける傾向があった。 
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4.3.2. 中期対策【半年後以降】 

 

農産物の放射能調査によると、1986年の終わりまでに旧ソ連の１２の州で放射性セシウムが安全

基準値を超えていた。内訳はロシアがブリャンスク州【Bryansk】、トゥーラ州【Tula】、カルーガ州

【Kaluga】、オリョール州【Orel】、ウクライナがキエフ州【Kiev）、ズトミュール州【Zhytomyr】、
リウネ州【Rovno】、ボルイニ州【Volyn】、チェルニッフ州【Chernigov】、ベラルーシがゴメリ州【Gomel】、
モギレフ州【Mogilev】、ブレスチ州【Brest】である。中でもGomel、Mogilev、Bryansk、Kiev、Zhytomyr 
の5州は汚染が深刻だった。これら5地域では、事故後一年間、穀物と【牛乳などの】ミルクの約80％
が安全基準値を超えていた[4.3, 4.7, 4.26]。 

1990年代初頭のウクライナで10万1285ヘクタールにおよぶ農地の使用が中止された（このうち約

30％の面積で137Cs汚染が依然として555kBq/m2以上であった）【555kBq/m2以上とは3章の分類で高濃

度汚染に相当する】。これらの地域では、個人所有の牛は居住地からの避難の際に人々と一緒に移

動した。移転しなかった人々には、集団農場や汚染されていない地域で生産された非汚染食品が提

供された。 
ロシアでは1987年や1988年も、家畜の避難が1986年以上に進められたが、避難の実施地はウクラ

イナに比較してピンポイント的に選ばれた。555kBq/m2以上の地域の羊は全て処分された。という

のも反芻動物は他の動物よりも放射性セシウムを吸収しやすいからである。555 kBq/m2以上の地域

の牛については、6880頭が処分された一方で、多くの所有者が飼い続けていた。 
ベラルーシでは、1989年になって、52の集落が移転する事になった。除染が不十分で、しかも放

射能対策そのものも不十分であることが判明したからである。1991年に２つの法律が新しく可決さ

れ、より多くの人が汚染地域の外へ移住できるようになり、更にいくつかの集落が移転した訳注14。

結局、全部で470の集落が移転した。可能な限り家畜も一緒に移動した。 
放射能汚染地域での対策には２つの達成目標があった。1. 安全基準値以下の食料生産を確保し、

住民の被曝量を1 mSv/y以下にする。2. 農作物の【土壌から取り込まれる】放射性核種の量を最小

限に抑える。一般に、農業対策が早く行われるほど、対策費用が安く済む[4.33]。 
事故翌年の1987年には【既に汚染がかなり収まって】、放射性セシウムに高濃度に汚染された農

産品といえば、畜産物に限られるようになった。そこで、【牛乳などの】ミルクおよび食肉中の137Cs
濃度を減らす為の対策が農業対策の焦点となった。一方、ジャガイモや根菜類の放射性セシウム濃

度は十分に低い値に収まっていた。穀物でも、1987年の段階で、放射性セシウムの濃度は事故の年

【1986年】よりはるかに低くなり、加えて農作物への放射能対策により、ほとんどの穀物の放射能

汚染が安全基準値以下になった。上記３ヶ国で収穫された370 Bq/kgを超える穀類は、1991年には

0.1%以下となった。 
残っている課題で一番難しいものは、【牛乳などの】ミルクの品質を落とさないまま量を確保す

ることであった。幸い、大規模対策【次節4.3.3】が実施され、放射性セシウム汚染が安全基準値以

上の畜産物は、旧ソ連の３ヶ国とも急減した。安全基準値を超えるミルクや食肉の量の時間経過は

図4.2に示されている。ちなみに、年を追って安全基準値そのもの厳しくなっているため【しかも各

国でバラバラ】、安全基準値を超えた畜産品の量は、そのまま比較することはできない。これらの

３ヶ国の安全基準値は図4.3に示されている。 
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図4.2.:  放射性物質含有量が健康基準値（action level）を越えたミルクと食肉の量の推移（事故か

ら18年間）。ロシア【左の縦棒】のデータは集団経営と個人経営の総和、ウクライナ【右図の中央

の縦棒】とベラルーシ【右の縦棒】のデータは加工施設に持込まれた分のみ。[文献 4.26より引用]
【縦軸の単位は(a)ミルクが1000トンで、(b)食肉が1トン。健康基準値が各国で何度か見直されてお

り（図4.3参照）、基準値の厳しくなった年には、見かけ上、基準値を越えるミルク・食肉の生産量

が増えているが、1995年～2002年のロシアの推移に関しては、基準値が変わっていないにも関わら

ず汚染乳が増加している。】 
 

 
図4.3.:  ミルクと食肉の放射性物質に関する安全基準値（action level）の変遷。[文献 4.34より引用]
【単位は(a)ミルクがBq/Lで(b)食肉がBq/kg。ロシア、ウクライナ、ベラルーシの３ヶ国とも、安全

基準値が事故当初より大幅に厳しくなっている。】 
 
 

図4.2で見られる、３ヶ国の【汚染畜産品の】変遷の違いだが、主に３ヶ国での安全基準値の違い

を反映しているものの、同時に放射能対策の規模の違いも反映している。対策効果が特に顕著なの
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はロシア産ミルクで、1997年から対策が緩くなった為に放射性セシウム濃度が増えている【対策の

種類については4.3.3節以降に説明してある】。ウクライナとベラルーシでは、安全基準値以上の食

肉が近年急減している【2000年以降ゼロ】。これは安全基準値を守るべく、屠殺前に放射能を検査

するようになった為である。ロシアでも屠殺前に放射能検査はあるが、データを見る限り汚染度は

高止まりである。これは個人農場と集団農場の両方の食肉を測定の対象にしているためである【個

人農場産が問題だから、それを統計に入れた国は見た目の汚染率が高くなる】。 
対策の効果が一番上がったのは1986年から1992年の間だった。1990年代中頃は、経費の問題【ソ

連崩壊の後遺症】の為に、農地対策は劇的に減少した。それでも、限られた対策費を効率的に使う

事により、放射能対策はかなり上がり、大抵の畜産品で137Cs濃度は許容範囲にとどまった。 
 

訳注14：それまで移転出来なかった理由は書かれていないので不明。 
 

4.3.3 集約農業での対策 

 

ここでは旧ソ連と、その後独立した３ヶ国【ロシア、ウクライナ、ベラルーシ】での主な対策を

まとめる。対策の柱は化学肥料の施肥で、これは土壌の改良に繋がる上に、農作物や飼料作物が土

壌から取り込む放射性セシウムの量を減らす。３ヶ国での対策は多少異なる。対策指針は何度も改

訂された[4.35-4.37]。 
 

4.3.3.1. 土壌対策 

土壌対策を施せば、放射性セシウムおよび放射性ストロンチウムの植物への取り込みを抑えられ

る。対策には、土壌を深く耕す事、種の蒔き直し、窒素・リン・カリウム（元素記号を合わせてNPK
と呼ばれる）を含んだ肥料や石灰の散布が挙げられる。多くの作物は地表近くから栄養を吸収する

ので、深く耕す事によって放射性物質を地中深くに拡散させれば、地表近くの放射能を減らす事が

できる。深く耕すことと浅く耕すことの両方の手段が大規模に行われ、また土の表面を剥ぎ取り地

中に埋めるという作業も行われた【後者については問題があると前々節4.3.1で述べてある】。化学

肥料を使用することにより植物の生産量が増え、これに伴って植物中の放射能が薄められた。加え

て、カリウム系の化学肥料を使用すれば、土壌溶液【soil solution】中のカリウムに対するセシウム

の比率を減らすので、汚染土壌からの取り込みを減らすことができる訳注15[4.30]。 
上記の土壌対策の全てを施した場合を『基礎改良』【radical improvement】とよぶ訳注16。基礎改良

はチェルノブイリ事故による【放射性】降下物で汚染された牧草地で、最も効果的かつ実用的な対

策だった事が判明した。事故後数年で対策の重点は基礎改良に置かれ、化学肥料の施肥が急増した。

高品位マメ科や穀類が改良地で栽培された。土地対策の成果や牧草地の基礎改良の成績は、牧草や

土壌の種類に左右される。伝統的な土壌改良といえば地表近くだけを対象とするもので、例えば円

盤耕法（discing：円盤状の農耕具で耕すこと）、表土施肥、表土石灰といった方法があるが、これ

らはあまり役立たなかった。いくつかの湿地が干拓と深く耕す事とで改善されて草地として使われ

るようになった【干拓をする理由は本文には書かれていない】。1990年代になると、それぞれの土
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地特有の事情を考慮した上での最適の土地対策を行う事に重点が置かれるようになった。時の経過

とともに、既に改良された土地を再改良する必要も出てきたが、それを行う頻度【施肥など】は慎

重に見積もられた。もっとも、往々にして、予算の有無で土地改良の実施頻度が決まる事があった

[4.30, 4.38]。 
図4.4は放射能汚染の最も酷い３ヶ国【ロシア、ウクライナ、ベラルーシ】で、追加施肥による土

地の再改良が行われた面積を示す。図4.5は基礎改良が実施された面積を示す。カリウム肥料（酸化

カリウム：K2O）の追加施肥の平均値は、1986年から1994年の間、1ヘクタールあたり約60kg/年で

あった。1990年代半ばに耕地の生産量が減少したのは、経済状況の悪化によって、放射能対策が以

前ほどの規模で実施できなくなった為である。結果として、放射能で汚染された農産物が増えてし

まった。ロシアのいくつかの地域では、安全標準値を超えるミルクや食肉の量の減少が下げ止まり

してしまった（図4.2）。例えば、ノボジブコフ【Novozybkov：ブリャンスク州にある都市】などの

高汚染地域では、農産品の137Csの濃度が、1995年〜1996年に、その4年前、すなわち適切な対策が

取られていた時期【1991年～1992年】より５割以上も増加してしまった。4年前に比べてカリウム

肥料が十分に投与されなかった為である。 
土壌対策の成績は、土の種類・肥沃度・酸性度（pH度）・蒔種する作物の種類に影響される。NPK

肥料【三大肥料】や石灰を、どの程度頻繁に施肥するかも、放射能の減少に影響する。複数の調査

によると、基礎改良や単純な石灰散布・施肥などを施した改良農地では、放射性セシウムの土壌か

ら植物への移行量がかなり減る。移行の減少の度合いは、痩せた砂質土【sandy soils】で2分の1〜4
分の1、多くの有機物が未分解で残っている土壌で3分の1〜6分の1である訳注17。更にボーナスとし

て、外部被曝【農作業で重要】も2分の1〜3分の1に減少した。これは深く耕す事で地表近くの放射

能が地中に潜って、表土の汚染が減ったからである。 
 
 

 

図4.4.:  放射能対策を施した農地面積の変遷。対策法は(a)石灰の頒布と(b)無機肥料の頒布。 [文献 
4.34より引用] 【縦軸の単位は1000ヘクタール（10 km2）。チェルノブイリ事故で最も被害を受けた

３ヶ国（各縦棒は左からロシア、ウクライナ、ベラルーシの順）が対象。】 
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図4.5.:  『基礎改良』訳注16（radical improvement）を新たに施した農地面積の推移。[文献 4.34より

引用]【縦軸の単位は1000ヘクタール（10 km2）。チェルノブイリ事故で最も被害を受けた３ヶ国（各

縦棒は左からロシア、ウクライナ、ベラルーシの順）が対象。】 
 
 

90Sr汚染の問題は、137Csほど緊急ではないが、それでも対策は立てられ、上述円盤耕法、深く耕

す事、種の蒔き直しなどが施されて、土壌から植物へのストロンチウムの移行量が2分の1〜4分の1
に改善された。 
これらの土地対策にもかかわらず、ブリャンスク州【Bryansk】の高汚染地域では、1997〜2000

年の段階で、牧草や干し草の20％が放射性セシウムの安全基準値を超えていた。干し草の137Cs汚染

は、乾燥重量で0.65〜66 kBq/kgであった。 
 

訳注15：植物はセシウムとカリウムを同じように取り込むので、カリウムに対するセシウムの比が

小さくなればセシウムの取り込みが減る。同じ事は、ストロンチウムとカルシウムの間でも言え

る。 
訳注16：radical improvementは根吸収改善と訳すべきか基礎改良・徹底改善と訳すべきか難しく、両

方のニュアンスを持っていると思われる。 
訳注17：有機物が多いと、分解の速い日本では肥えた土地になるが、寒冷地では分解しないまま残

るので痩せた土地になる。 
 

4.3.3.2. 汚染土壌で育った飼料作物の経時変化 

土壌から植物への放射性セシウムの吸収は、植物の種類により異なる。このことは、1997年から

2002年までの間にベラルーシで集められたデータからわかる（図4.6）。吸収量の違いは大きく、ル

ピナス、エンドウ豆、ソバ、クローバーなどの飼料作物は放射性セシウムをより多く蓄積する。従

って、全面的もしくは部分的に別の作物に切り替えられた。 
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図4.6.:  各種作物の137Cs取り込みの違い。エンドウ豆を100%とした時の相対値。[文献 4.39より引

用]【左から人参、キャベツ、トマト、ジャガイモ、インゲン豆、table beet（赤カブに似た根菜）、

胡瓜、赤ダイコン、エンドウ豆。】 
 
 

ベラルーシでは、汚染地域で菜種が栽培された。その目的は食用油と飼料用蛋白ケーキ【protein 
cake】の2品目を生産することである。菜種の中でも、137Csと90Srの取り込みが少ない品種（2〜3倍
の差がある）が育てられた。菜種の栽培では、放射性セシウムと放射性ストロンチウムの植物への

取り込みを更に半分に減らすため、１ヘクタール当たり6トンの石灰と、N90 P90 K180肥料が追肥され

た訳注18。こうして、飼料用蛋白ケーキ【protein cake】に使われる種の放射能汚染が減った。菜種を

加工する際に、放射性セシウムおよびストロンチウムは効果的に取り除かれ、加工品に残った放射

能は無視できるほど少なかった。こうして、菜種油の製造が、汚染地域を効率的・経済的に利用す

る実行可能な方法であることが示された。この方法は農家と食品加工業者の双方に有益である。過

去10年間【2006年時点】で菜種の耕作面積は4倍に増え、2万2000ヘクタールになった。 

 

訳注18：N90 P90 K180というのは旧ソ連系の表記で、要するに肥料三大元素の比率を意味し、一例を

挙げるとアンモニア（NH3）、酸化リン（P2O5）、酸化カリウム（K2O）からなる混合肥料。 
 

4.3.3.3. 餌除染法 

汚染された動物を、屠殺前・搾乳前の適当な期間、汚染されていない餌・牧草で飼育する方法を

餌除染法（Clean feeding）といい、これにより、食肉およびミルク中の放射能を減らすことが出来

る。その減少率は新陳代謝などによる生物学的な半減期の速さで決まるが、この速さは、動物ごと

に違い、放射性元素の種類によっても違い、肉であるか乳であるかでも違う。【牛乳などの】ミル

クに含まれる放射性セシウムの濃度は、飼料を変えた途端に減少し始め、その生物的半減期は2〜3
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日である。食肉だと、筋肉の生物的半減期が長いために、飼料を変えても直ぐには改善されない

[4.28]【1〜2ヶ月で十分に効果があがる】。 
餌除染法により放射性核種【137Csや90Sr】の取り込みを抑えることができる。これは、チェルノ

ブイリ事故後、旧ソ連諸国と西ヨーロッパで行われた食肉対策のなかで特に重要なもので、頻繁に

行われた。公式な見積りによると、ロシアで5千〜2万頭、ウクライナで2万頭の牛が餌除染法の対

象となった（ウクライナでは1996年まで政府により支援された）[4.3]。餌除染法はロシア・ウクラ

イナ・ベラルーシの３ヶ国で、全ての【屠殺前】食肉に対し定期的に行われ、同時に個々の家畜に

対しての放射能検査も行われた。家畜の放射能が安全基準値以上だったら、農場へと返されて餌除

染法を続行するのである。 
 

4.3.3.4. セシウム結合剤の投与 

六シアノ鉄酸塩は一般にprussian blue【紺青またはプルシアンブルー】と呼ばれ、最も効果的な放

射性セシウム結合剤である訳注19。これを乳牛・羊・山羊や他の食用畜の飼料に添加することにより、

腸内での放射性セシウムの吸収を減らし、ひいてはセシウムのミルクや食肉への移行を減らすこと

ができる訳注20。セシウム結合剤は毒性が低いので安全性には問題ない訳注21。六シアノ鉄酸塩はその

化合物が各種あり、地域毎に【材料の違いがある】それぞれ効果的な安価な製品が各国で開発され

ている。六シアノ鉄酸塩の化合物の使用により、畜産物の放射能汚染を10分の1にまで低減できる

[4.41]。 
紺青（prussian blue）は粉末のまま飼料に添加することができるし、製造時にビー玉ぐらいの大き

さに固めてそのまま食べられるようにする事も【塩塊】、おがくずに混ぜる事もできる。ロシアで

開発された六シアノ鉄酸塩は KFe[Fe(CN)6] が5％と Fe4[Fe(CN)6]が95％の混合物でフェロシニ

（ferrocyn）と呼ばれる。98％純度の粉末、塩塊（フェロシニ含有率10％）あるいはフェロシニを

10%含むおがくずとして投与された。（ちなみにこのおがくずはbifegeと呼ばれる。） 
図4.7はロシア・ウクライナ・ベラルーシの３ヶ国で紺青【prussian blue】が投与された牛の数を

表す。一方、六シアノ鉄酸塩を含むボリ【boli】という塊が開発され、胃に溜まったボリから動物

の反芻によって数ヶ月かけて六シアノ鉄酸塩が溶け出して、そのままセシウムと結合させる事が可

能になった訳注22。ボリはノルウェーで開発された圧縮混合物で、15％の六シアノ鉄酸塩、10％の蜜

蝋、75％の重晶石【barite】から成る[4.43]。 
1990年代初頭以来、紺青は、畜産物の放射性セシウム汚染を減らすために用いられてきた。紺青

は、基礎改良に適した牧草地が不足している集落で有用かつ有効な処方だった。紺青の試用段階で、

飼料から【牛乳などの】ミルクおよび食肉への137Csの移行が3分の2〜6分の1に抑えられた[4.44]。
ベラルーシでは紺青の濃縮物が、牛1頭あたり一日500 g【0.5kg/d】配給された。その結果、牛乳の

放射能汚染が平均3分の1にまで軽減された。 
紺青は、ウクライナではロシアやベラルーシほど大規模には使用されず、しかも使用は1990年代

初頭に限られた。というのも、紺青の原材料がウクライナに無く、原材料を西ヨーロッパから輸入

するには高過ぎたからである。代用として、国内でとれる粘土状の鉱物結合剤が小規模ながら使わ

れた。この結合剤は安価であるが紺青に比べると効果も低かった。 
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図4.7.:  紺青（prussian blue）を飼料に添加して育てられた牛の頭数の推移（1991年～2003年）。[フ
ォーラム参加国の公式情報源からの提供]【縦軸の単位は1000頭。チェルノブイリ事故の被害の最

も深刻な３ヶ国（各縦棒は左からロシア＝、ウクライナ、ベラルーシの順）が対象。】 
 

 

訳注19: prussian blueの日本名は、染料としては紺青、セシウム結合剤としてはプルシアンブルーだ

が、要するに同じものである。古来染料に使われており、セシウム結合剤として製造されている。

但し、餌に混ぜるには認可が必要で、2012年11月の段階で日本では認可されていない。 
訳注20：お茶のタンニンが鉄分の吸収を抑えるのと原理は同じ。 

訳注21：これには異論があり、その為に日本での認可が遅れている。 
訳注22：一回の投与で数ヶ月の効果があり、長期間の放牧に都合がよい。 

 

4.3.4. 集約農業での対策の成果のまとめ 

 

農場で実際に使われた各種の農業対策の成果を表4.5に示す。表には、それぞれの対策について低

減率（農産品内の放射性セシウムとストロンチウムの濃度を対策実施の前後で比をとったもの）が

記されている。 
 

4.3.5. 粗放農業【広い土地での放し飼い】における対策 

 

旧ソ連３ヶ国における粗放農業【広い土地での放し飼い】のほとんどは、痩せた未改良地におけ

る、零細な個人農家の牛の放し飼いを指す。土地生産性が低いため、土壌から農産品への放射性セ

シウムの取り込みは集団農場より高かった訳注23。旧ソ連３ヶ国の個人所有の牛用の牧草地でも、基

礎改良が1990年代初頭より実施されてきた。餌除染法は個人農家では一般に行われていないが、た

まに、集団農場が未汚染飼料や牧草を個人農家に提供することもある。紺青はロシアとベラルーシ

の個人農家でも使われた。ロシアでは3種の紺青の投与方法が入手可能性や好みに応じて用いられ

た。[4.46]。 
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表 4.5. 旧ソ連３ヶ国で実施された各種対策と、それによって達成された放射性核種の低減率【何分

の１に減ったか】[4.30, 4.34, 4.40, 4.45] 
 セシウム 137 ストロンチウム 90 
通常の耕耘（1 年次） 2.5-4.0 - 
表層剥ぎ取り、埋め戻し耕耘 8-16 - 
石灰まき 1.5-3.0 1.5-2.6 
鉱物肥料使用 1.5-3.0 0.8-2.0 
有機肥料使用 1.5-2.0 1.2-1.5 
基礎改良：   
 第 1 回目 1.5-9.0a 1.5-3.5 
 2 回目以降 2.0-3.0 1.5-2.0 
表面的改良：   
 第 1 回目 2.0-3.0a 2.0-2.5 
 2 回目以降 1.5-2.0 1.5-2.0 
家畜飼料用穀物の変更 3-9 - 
汚染されていない飼料の使用 2-5（時間に依存） 2-5 
セシウム結合剤の投与 2-5 - 
ミルクからバターへの加工 4-6 5-10 
菜種から菜種油への加工 250 600 
a 泥炭湿地の場合、排水により最大 15 の減少係数 

 

粗放農業は西ヨーロッパでは高原などで行われているが訳注24、勝手に動き回る放家畜に対する放

射能対策として最も共通するのは次の５つである：餌除染法、セシウム結合剤（紺青など）の投与、

飼育中の放射能検査、飼育管理における規制、屠殺時期の変更。これらの対策の多くは2004年時点

でも行われている。長期を見据えた放射能対策は、ノルウェーやスウェーデンで最も大規模に実施

され、他にイギリスやアイルランドでも実施されてきた。 
AFCFは六シアノ鉄酸塩【紺青】の化合物で、セシウムとの結合効果が高く、【動物が蓄積する】

放射性セシウムを、羊やトナカイの肉で5分の1に、牛乳で3分の1に、山羊からのミルクで5分の1に
低める。AFCFは今のところ欧州連合プラス数ヶ国で使用が認められている訳注25。AFCFはセシウム

結合剤として粗放農業に有効であるが、他の農業対策は粗放農業ではあまり効果がない。粗放農業

の中でも、何日もほったらかしにする自由放牧となると、ボリ【boli】が向いている。というのも、

動物が定期的に集められる時にボリを投与すればよいからである。その場合、ボリは表面をワック

スで保護された状態で投与される。それによりAFCFの効果が始まるのを遅らせることができ、後

に屠殺のために再び集められる時点で、投与の効果がでるように設定できる[4.47]。羊の場合、ボ

リを使えば、餌除染法の4割のコストで同様の効果が出ると推定されている[4.48]。AFCFを含む塩

塊も使われてきたが、効果はボリほどなかった[4.49]。 
放射能汚染地域での動物管理も修正されてきた。例えば屠殺だが、137Csの放射能が比較的低くな

るように屠殺時期が変更された。イギリスでは高原の羊の移動や屠殺がいくつかの地域で制限され

るようになった。家畜の飼育時の放射能検査も行われるようになり、それによって137Csの放射能が

屠殺前に安全基準値以下になるように安全性が確保されている。 
畜産品の放射能追跡検査（家畜の飼育時での検査と、原乳検査、屠殺肉の各組織の検査）により、

放射能対策の有効性が確認されている。放射能検査は、汚染地域での一般国民の信頼を維持する為

にも重要である。 
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図4.8.:  屠殺時の137Cs濃度が基準値を超えるトナカイ頭数【上の実線】とトナカイの屠殺総数【下

の実線】の推移。場所はスウェーデン。[文献 4.50より引用]【事故から18年間。縦軸の単位は頭数。

安全基準値は1986年だけが 300 Bq/kgで、翌年以降は 1500 Bq/kg。】 
 
 

図4.8に事故の長期的影響の一例として、スウェーデンにおいてセシウム放射能が安全基準値を超

えたトナカイの数と、比較の為に屠殺総数が示されている。事故の起きた年の屠殺数が多いのは、

安全基準値が300 Bq/kgと厳しかった事を多少反映しており、その後1987年以降は安全基準値が、【当

時として現実的な値】1500 Bq/kgにまで引き上げられた訳注26。汚染トナカイの頭数の減少の理由に、

餌除染法や屠殺時期の変更などの放射能対策が大規模に実施された事も挙げられよう。 
 

訳注23：4.3.3節にもあるようにカリウムやカルシウムがセシウムやストロンチウムの吸収を抑える

効果を持つため。 
訳注24： 本文で言う粗放農業とは、広い土地での放し飼いの事で、イギリスの羊やスウェーデン

の牛、ラップランドのトナカイなどがここでは述べられている。 
訳注25：六シアノ鉄酸塩（紺青）の毒性が低いという記述が4.3.3.4節にある。 
訳注26：日本は現時点で500 Bq/Lで、3.3節によると旧ソ連圏では現在100 Bq/Lとなっている。 
 

4.3.6. 農業対策の現状 

 

旧ソ連３ヶ国では、現在も集約農場【集団農場のこと】で餌除染法が放射能対策として実施され

ており、それによって農場産の食肉が市場価値を持つようにしている。 
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ベラルーシではリン・カリウム系の肥料が集団農場で使われ、更に汚染原乳はバターへと加工さ

れる【理由は書かれていないが、加工品は確かに放射能が減っている】。基礎改良は、紺青と共に

個人農場で【牛乳などの】ミルク対策として実施されている。菜種の生産は加工工場不足で十分に

伸びていないが、将来は改善されるだろう。 
ウクライナの集約農業【集団農場】で今でも行われている放射能対策は屠殺前の餌除染法のみで

ある。安全基準を超えた原乳は全て集落内で消費され、一部は豚の飼料として使われる。その他の

放射能対策はいずれも個人農家向けであり、ミルクの汚染を減らすべく、牧草地の基礎改良や、無

機粘土【セシウム結合剤の代用】の使用がなされている。 
ロシアではカリウム系の肥料が集約農場へ提供されている。個人農家への対策としては、紺青が

ミルクの生産者に配給され、更に、市場向けの食肉生産者にも依頼に応じて配給されている。 
放射能で汚染された農場の全てで、生産品の放射能検査が可能である。ただし、検査サービスの

範囲は一定しない。 
西ヨーロッパでは、ノルウェーとスウェーデンで、今でも粗放農業【放し飼い】の家畜に対する

放射能対策がとられている。イギリスでは今でも高原の羊の移動や屠殺が制限されている地方があ

る【ノルウェーに関しては 
http://www.miljostatus.no/en/Topics/Radiation/Radioactive-contamination/ 

を参照】。 
 

4.3.7. 社会的・経済的な面まで考慮した上での修復の展望 

 

チェルノブイリ事故後の経験で分かったことは、汚染状態の違う広大な汚染地域の全てを継続的

に回復させる為には、長期的な方針の元で、広範囲にわたる個々の問題を解決して行かなければな

らないという教訓である[4.51]。農産業回復の為に実行可能かつ堅実な戦略を立てるには、放射能

を抑える技術も重要だが、他にも以下のように重要な事がある。(a) 効率的か、技術的に可能か、

農民に受け入れられるかどうか、などの面で対策が実行可能であること；(b) 経済性・コストパフ

ォーマンス；(c) 倫理および環境への配慮；(d) 関係住民との意思疎通の為の条件；(e) 上記の問題

点の地域差；(f) 都市部、農村部、工業地域での人々の要求の違いの比較[4.52]。放射能という観点

だけでなく、社会的や経済的な点も考慮されれば、関係する人々も対策を受け入れやすい。 
欧州委員会【共同体でない方のEC】と国連が多くのチェルノブイリ関連プロジェクトを立ち上げ

たが、そういう多くのプロジェクトでは、上記に示されるような配慮によって、汚染地域住民への

適切な情報提供や、住民からの意見交換が試みられた。更に、装荷した被曝量への対処方法や汚染

地域にずっと住み続ける為の方策を決める際、そのプロセスに住民が参加できるようになった。と

りわけ、(a)-(f)の配慮によって、汚染地域の住民に自助努力の道が開け、被曝量を抑える為にどの

ように生活・行動を変えればよいかを自分で決める事ができるようになった。EC の ETHOSプロ

ジェクト[4.53, 4.54]で分かったことは、放射能汚染に関する実務知識を、全ての関係者、とりわけ

公衆衛生関係者に広く知らしめるべきだという事である。EC の TacisプログラムのENVREGプロ

ジェクト[4.55]はベラルーシとウクライナで行われたが、それは、チェルノブイリ事故による環境
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問題や二次的な健康影響を、住民に喚起・認識して貰う事で軽減しようというものであった。 
最近では、 EC の CORE プロジェクト[4.56]が、ベラルーシのブラーギン【Bragin】、チェチェ

ルスク【Chechersk】、スラブゴロッド【Slavgorod】、ストーリン【Stolin】の各市域で始められ、長

期的な土壌再生や、継続的な地域開発が始められた。CORE プロジェクトでは、健康管理・被曝か

ら身を守る方法・情報提供・教育といった項目を含んでいる。加えて、社会的・経済的にどうにも

ならない限界があることも言及されており、それを解決する具体的方策として、中小企業や農家に

対する融資、放射能汚染の少ない農産品を安く生産する方法【経済的な生産】、農村部への事業者

センターの設置、地域経済の活性化が特に挙げられている。 
チェルノブイリに関する議論で近年増えているのが、社会的・経済的側面と技術的な側面を分か

りやすく伝達する方法である。ETHOS、ENVREG、COREの各プロジェクトは、いずれも地域住民

を強く意識しており、その対象はチェルノブイリ事故により影響をうけた自治体と、利害関係者に

ターゲットを絞っている。逆に、自治体からは、どのやり方がどの程度成功したか、という報告が

戻って来る。これらのプロジェクトは、環境問題と社会的な問題を考慮しており、その全体的な理

念は、国連主導の『回復指針』【Strategy for Recovery】にも適うものである。 
 

4.3.8. 原発事故後放棄された農地【事故放棄農地】の現状と将来 

 

旧ソ連３ヶ国の事故放棄農地（原発事故で使用出来なくなった農地）の再生具合をまとめる。事

故放棄農地のうち、2004年時点で、ベラルーシで1万6100ヘクタール、ロシアで1万1000ヘクタール、

ウクライナで6095ヘクタールの土地が再び使用されるようになった[4.26]。現時点では、事故放棄

農地を再生させる為の努力はほとんどなされていない。 
 

4.3.8.1. ベラルーシの立入禁止区域と再入植予定地 

ベラルーシ内のCEZ【チェルノブイリ30km圏立入禁止区域】は総面積で21万5000ヘクタールにの

ぼる。CEZ内の住民は1986年に避難しており、1986年5月以来、CEZでは農業その他の生産活動が出

来なくなった。1988年にはCEZを始めとする高濃度汚染地域は立入禁止となり、その区域がポリエ

シエ国立放射能管理区域【Polessye State Radioecological Reserve：PSRR】として政府の法令で定め

られた。PSRRには、ごくわずかな老人たちが許可なく住んでいるのみである。チェルノブイリ原

発事故による汚染地域に関する法律によると[4.58]、CEZの大部分では超ウラン元素による汚染の為

に、むこう1000年にわたって生産活動が出来ない。CEZでの人間活動は、今後の放射能被害を抑え

る活動【第７章参照】、森林火災の消火、放射性核種の移動の阻止、環境保全、科学的な研究や実

験のみに限られている。 
ベラルーシ内のCEZは、（ゴメリ州のBragin, Khoiniki, Narovlya地方）最も深刻に汚染された立入

禁止区域である。更に、再入植予定地【resettlement zone：放射能汚染で一旦避難したが、再び戻る

事が出来そうなところ】は1990年代初頭に設定されて、総計45万ヘクタール【それまでの倍】とな

り、そこの住民もまた移住させられた。 
ベラルーシでは、137Csで1480 kBq/m2以上、90Srで111 kBq/m2以上、Puで3.7kBq/m2以上のいずれか
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に相当するような、放射能汚染の酷い農地が全部で26万5000ヘクタールに及び、その全てで農業生

産ができなくなった。 
再入植予定地にある、他の事故放棄農地は将来再び利用できるかも知れない。再入植予定地の生

態系の現状と、そこのインフラが現在どれだけ役立つかは、もともと農地だったところの荒れ具

合・排水施設・道路を見れば分かる。例えば排水設備のない事故放棄農地では水位が年々高くなっ

ている。また、自然な生態系再生が続いたことで多年生雑草や潅木が増加している。CEZと異なり、

再入植予定地には、道路や送電線などの維持・補修活動のために、ある程度の立ち入りが認められ

ている。 
ベラルーシでは、事故放棄農地をできるだけ農地に戻す事が重要だと考えられている訳注27。集団

農場や国営農場からの依頼を受けて管轄役所が認可した場合、事故放棄農地を農地に戻せるかどう

かの調査が行われた。ただし、これは放射能の状態だけを見ての判断であった。 
2001年までには、ベラルーシ内の事故放棄農地（26万5千ヘクタール）のうち、1万4600ヘクター

ルが再利用されるようになり[4.34]、2004年には更に増えて1万6000ヘクタールに達した。これら再

生農地は人口の多い農村に近いところに位置する【だから再生作業が進んだ】。再生農地では、国

のガイドラインに基づき、土壌の栄養が回復され、放射性セシウムや放射性ストロンチウムの農作

物への取り込みを抑える対策がいろいろ実施された。 
再入植予定地の農地やその他の土地は、ほとんどが森林省の管轄に移された。これは、再入植予

定地の大部分が森林業に適しているためである【林業は農地より汚染が酷くても可能】。 
文献[4.59]に述べられる調査によると、事故放棄農地のうち、土壌の肥沃な3万5000ヘクタールが

再生に相応しいと思われる。しかしながら、農地再生や汚染対策に不可欠な経済援助が近年大幅に

減少している。現在用いられている放射能対策は、牧草地の基礎改良と、牛への紺青投与、石灰の

散布、施肥に限られている訳注28。 
事故放棄農地の再生方法は、特に経済効果を考慮するという面で発展・改良している。事故放棄

農地を農地として再生する際の主な障害は、農業インフラが不十分である事、農産物の生産費用が

かかる事、農産物の需要が低い事などが挙げられる。事故放棄農地の大規模の再生は、国の経済事

情が好転しないと難しいだろう。 
 

訳注27：ベラルーシにとってチェルノブイリに近いところは南部の暖かい（農業に向いた）地方に

あたる。 
訳注28：これは4.3.3節で述べられる対策の殆どを網羅しており、抜けているのは放射能検査ぐらい

である。 
 

4.3.8.2. ウクライナの汚染農地の再生 

ウクライナでは、人々の住む土地の再生が最優先事項であり、その後、事故放棄農地の再生の可

能性についても議論されてきた。これらの事故放棄農地の再生に、経済的効果と社会的効果が認め

られる場合、再生は可能である。このような土地に住むための主な条件は、余分に受ける実効被曝

線量が1 mSv/yを越えない事である。 
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放射能対策の効果は以下の条件で決まる： 
(a)放射能観点：農産品中の放射性核種の量をいかに減らし、農産品に関わる人々の個人線量と

集団線量をいかに減らすか。 
(b)経済的観点：対策によって農産品の市場価値がどれだけ上がるか。 
(c)社会的・心理学的観点：個々の放射能対策に対する世論。 

 

放射能の値だけをとれば、2004年の段階で、ウクライナの事故放棄農地の多く（70％以上）が農

地として再生可能となっていた。しかし、これに(b)、(c)の経済的・社会的観点を加味すると、再生

価値のある事故放棄農地は減ってしまう（表4.6参照）。表4.6は技術的な基準（放射能を減らす可能

性）のみに基づいた農地再建計画を示す。再建計画は第一期（1998〜2000年）と第二期（2001〜2005
年）の7年間に渡って立てられた、実行されたのは第一期分だけで、第二期は実行されていない。

経済状況や社会的な条件が変わってしまったためである。 
CEZ内で問題になるのは、2006年現在、137Csより90Srである。放射能の値だけをみると、CEZ南

西部【図7.6】の利用に問題はない。だが、法的な制限・インフラ不足・経済的要因・心理的要因か

ら訳注29、CEZ内の事故放棄農地の再生は未だに不可能な状態である。 
他の事故放棄農地の再生でも同じ問題があり、法的な制限のほか、経済が滞っているために、農

地再生の為の放射能対策が実施できていない。更に、ウクライナでは農地が十分にあり、しかも南

部が極めて生産性が高いため、【わざわざ北部の】事故放棄農地を再生させようと言う機運自体が

下火になっている。 
人々の中には事故放棄農地に戻って住むものや、住みはしないものの事故放棄農地で干し草の生

産などの農作業をするものも出てきている。事故放棄農地では農業生産の為の放射能対策は実施し

されていないが、それでも、これら居住・農作業に関しては、健康上・規則上の制限が設けられて

いる。 
 

訳注29：汚染されているのはウクライナにとっては国の北端（農業の不向きの土地）に当たる。 
 
 

表 4.6. 強制退去地域（チェルノブイリ 30km 圏立入禁止区域を除く）の復旧 a  

地域 放棄地  放射線医学、経済、及び社会条件

から復旧可能と判断される地域 
キエフ地域   
1998-2000（終了） - 3475 ヘクタール 
2001-2005 - 4720 ヘクタール 
合計 29342 ヘクタール 8205 ヘクタール 
   
ジトーミル地域   
1998-2000（終了） - 2620 ヘクタール 
2001-2005 - 4960 ヘクタール 
合計 71943 ヘクタール 7580 ヘクタール 

a 公式の政府情報源からフォーラム参加者により提供されたもの 
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4.3.8.3. ロシアの事故放棄地域 

ロシアでは、放射能汚染の酷い農地は1986年〜1989年に段階的に放棄され、全部で1万7000ヘク

タールの農地で農業が出来なくなった。これら事故放棄農地は17の集落にまたがり、事故当時、3000
人の住民が住み12の集団農場があった。 

1987年〜1989年の間、高汚染農地でどうやって農業生産を維持するかに多くの労力が費やされ、

その過程で放射能対策が集中的に試された。しかしながら、これらの努力が実ったのはごく一部で、

これら高汚染農地は徐々に放棄され、1990年代には放射能対策も縮小された。結局のところ、1995
年までに農業利用に再生されたのは約1万1000ヘクタールである【上記1万7000ヘクタールのうちの

3分の2に当たる】。再利用の判断は個々の汚染農地に対して出され、たとえば放射能汚染が比較的

低い農地に囲まれるような高汚染農地に対しては特別に認可するように配慮された。というのも、

こういう農地を使いたがるのは自然な情であるからだ。再利用認可の為の調査は農産物の品質基準

（TPL-93）を含むロシアの放射線安全水準に基づいた[4.60]。 
1995年〜2004年【の10年間】は、事故放棄農地が再生・再利用されることはなかった。もっとも、

公式には使用不可であっても、非公式にはこうした地域に住みつき農業をしている人々がいる。こ

の場合、放射能対策の恩恵はない。 
近年、まだ残っている事故放棄農地のうち、放射性セシウム濃度が農地平均で1540～3500 kBq/m2

の【＝基準値を大きく超えている】事故放棄農地を、徐々に再生する技術試験プロジェクトが、農

業放射線研究所【Russian Institute of Agricultural Radiology】から提案された。生産の為の条件として、

生産予定の農産品の137Cs濃度が品質基準（TPL）以下になると見込まれる事と、それぞれの畑に合

った最適の放射能対策を行うことが要求されている。計画の第一段階は2015年まで実施し、汚染地

以外の地域に住んでいて、必要に応じて汚染地で働く意思のある農民が穀類とジャガイモを生産す

る。土壌対策（石灰散布、カリウム施肥）をすれば、事故放棄農地でも137Cs汚染の十分低い作物を

育てることが可能であろうと考えられている。2015年からは、第二段階として家畜の飼育に移行す

る予定で、2025年までには、普通の集落を再生する見込みである。プロジェクトが上手く行けば、

2045年までに事故放棄農地の全てを再生利用しているかもしれない。もっとも、その為には農産品

対策だけでなく、例えば住民の年間被曝量を1 mSv以下に押さえる為だけでも放射能対策が2055年
まで必要となる。 
 

4.4. 森林での対策 

 

放射性核種で汚染された森林への対策は、現実的な内容でないと実現できない。現実的かどうか

は森林の管理者や所有者が判断するもので、要は、通常の森林管理に上手く組み合わせる事が出来

るかが鍵である。対策が上手くいくためには、さらに一般の人々にも受け入れられる内容でなけれ

ばならない。森林汚染への対策は、労力と費用が多くかかるため、すぐに実施できるものではなく、

綿密な計画が必要となる。対策の実施期間も、その成果があがるまでの期間も長くなる事が予想さ

れる。 
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4.4.1. 森林汚染への対策に関する研究 

 

広大な面積の森林が放射能汚染を受けた場合に、どのようにして被曝を減らすか、という『森林

汚染対策』問題は、チェルノブイリ事故以前はほとんど考えられていなかった。1990年代になって、

ようやく複数の国際プロジェクトが実施された結果、森林汚染対策の為の提案や勧告がいくつか公

表された[4.61-4.64]。とはいえ、それ以前から、旧ソ連３ヶ国の特に汚染された地域では人間活動

が制限されており、その制限地域には広大な面積の森林が含まれていた[4.65]。大抵の場合は、森

林への立入や、野生食物・薪木の採取といった基本的な活動が制限された。これ以上複雑な措置や

技術的な対策を実際に行なえるのかという疑問や、研究者によって提案された対策が森林の現実に

そぐわない机上の空論ではないかという疑問は、今でも答えられていない。次節4.4.2では、放射性

セシウムで汚染された森林への対策のうち、実現可能性の高いものを説明する。4.4.3節では、これ

らの対策について、実際に行われた例をいくつかあげて、具体的に説明する。 
 

4.4.2. 放射性セシウムで汚染された森林への対策 

 

森林生態系に適用できる対策はいくつかの種類がある[4.66, 4.67]。そういう対策から実現性のあ

るものを選んで表4.7にまとめた。これらは、管理による対策と、技術による対策に分類できる。 
 

4.4.2.1. 管理による対策 

管理による対策のうち、チェルノブイリ事故後に実際に適用された主な対策は、森林での通常活

動をいくつか制限するものである。汚染された森林への立入の制限と、林産物の利用の制限が、ソ

連及び旧ソ連３ヶ国において適用された主な対策であった[4.65]。これらは、以下のように細分さ

れる。 
(a)一般人や森林労働者の立入の制限。これは、各地域のモニタリング活動からの情報提供訳注30

や、調理などの教育を通じた広報という形で周知された[4.65]。 

(b)一般人による野生食物の採取の制限。主なものは、狩猟獣、野いちご【ベリー】、キノコで

ある。これらの食材の重要性は国により異なる。旧ソ連３ヶ国ではキノコ類は特に重要であ

るが、これは著しく汚染された可能性が高い。 
(c)一般人による薪木の採集の制限。これについては、薪を集める際に外部被曝するだけでなく、

薪を燃やしたり、灰を処分したり、その灰を肥料として用いる際に、家屋内や庭でさらに将

来的な被曝をもたらす可能性がある。 
(d)狩猟の変更。ノロジカなどキノコを食べる動物中の放射性セシウム濃度は、季節によって大

きく変化する（3.4.4節参照）。したがって、キノコが動物のえさにならない季節の肉のみを

食べることにより狩猟肉経由の過度な内部被曝を避けることができる訳注31。 
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表 4.7. 森林汚染に対して適用できると考えられる放射能対策 
対策 分類 注意点 利点 代償 
通常運用 管理  生産性や快適さが損なわれ

ない 
放射線量が減らない、

社会的に不利益な影

響 
最低限の管理： 
森林火災の防止、病害

の防止、必要な狩猟 

管理  自然保護および作業従事者

への放射線量被曝の低減 
作業従事者の放射線

量被曝、生産性の損

失、社会的に不利益な

影響、狩猟コスト 
成樹木の伐採の遅延 管理 

農業技術 
実施可能性が低い 下記による樹木汚染の低減 

＊放射能の減衰 

＊セシウムの土壌中へ定着 

＊土壌および木材からの流

失 

収入時期の大幅な遅

れ 

早期の皆伐と再植林

または自己再生 
管理 
農業技術 

汚染時点での樹齢の

把握が必須；土壌を

混合する対策との組

み合わせが可能 

樹木汚染の低減； 
＊土壌から樹木への移行の

低減 

＊収穫時期の遅延【作物へ

の汚染を低減】 

＊代替樹木による樹木汚染

の減少 

再植林時の作業従事

者の放射線量被曝量

増加と経費 

土壌の改良： 
間伐や皆伐後耕作 

農業技術 費用対効果は、対象

地域により異なる；

肥料散布との組み合

わせが有効 

樹木の成長による濃度低

下；土壌の表面層の放射能

濃度の低下、キノコ類、野

いちご、低木の狩猟動物中

の放射能の減少 

運用経費、作業員の放

射線量被曝、生態系へ

の負担（硝酸塩や他の

栄養分の喪失等） 

リン・カリウム肥料の

散布、石灰の散布 
農業技術 リン・カリウムはセ

シウムのみに効果が

あり、特に若木に有

効である。 
石灰は、90Sr に有効

である 

樹木、野草等への取り込み

の減少。成長の促進による

希釈効果、固定化の向上の

可能性あり 

肥料の経費、作業員の

放射線量被曝、生態系

への悪影響 

一般市民の立入の制

限 
管理 
 

森林で寝起きする人

は考慮されていない  
被爆量の低減、一般市民か

らの信頼度の向上 
快適さ、社会的価値、

食物の喪失、社会的に

不利益な影響 
岩塩の利用 農業技術  放牧畜のセシウム摂取の減

少 
岩塩の継続的使用の

経費 
狩の禁止 管理 

 
 狩猟動物を食べることによ

る放射線量の減少 
肉類の代替供給源の

確保 

キノコ類採取の禁止 管理 
 

 内部被曝線量の減少 キノコ類の代替品の

確保 

 
 
 
 



149 

 

(e)防火は森林を管理する上で常に最優先だが、広範囲な放射能汚染の後は、放射性セシウムの

汚染を避けるという意味においても防火が重要になる。この二次汚染は、樹木が燃えること

と、特に森林生態系の中の放射性セシウムの主要な蓄積部の一つであるリター層【森林の地

表を覆う落枝落葉層】が燃えることによって生じる（3.4.3節参照）。森林火災を避ける方法

の一つは、森林に人々をなるべく立入らせないようにすることである。このため、この対策

は(a)の立入制限と密接に関係している。 

 

訳注30：具体的内容は不明だが森林監視員等と思われる。 
訳注31：牛ですら筋肉の新陳代謝時間は１〜２ヶ月なので、いったんセシウム汚染された狩猟獣も

キノコを食べなければセシウムは抜けていく。 
 

4.4.2.2. 技術による対策 

技術による対策には、機械や化学肥料等を使って森林内での放射性セシウムの分布や循環を変え

る方法が含まれる訳注32。機械化の多くは、既に通常の森林作業に組み込まれていて、その例が文献

[4.69]に説明されており、文献には放射能対策への応用も説明されている。同様に、化学肥料や農

薬も通常の森林管理に組み込む事が可能で、その場合は、森林の収穫サイクルと異なる時期に撒く

事になる。しかし、技術的対策の多くは費用対効果が十分にあるのか疑わしく、特に対象が大規模

な場合には、費用ばかりかかる結果になりかねない[4.68]。そのため、これらの対策は、たとえ実

施可能であったとしても、狭い地域だけ行うことが望ましい。例えば、都市部の公園等の森林が挙

げられる。というのも、遠隔地の広大な森林に比べて、都市部の公園は訪れる人が多いからである。 
技術的な対策には、機械による落ち葉の除去や、土壌の削り取り、皆伐、土壌の掘り返しの他、

カルシウムやカリウムを含む肥料の使用などが挙げられる。しかしながら、これらの対策を通常の

森林管理と別に行った場合、生態系の機能を損なうことが明らかである。この問題と、実施にかか

る高額な費用を考えれば、これらの方法が放射能対策として現実的かどうか極めて怪しく、これら

の方法がチェルノブイリ事故後に実施された例は小規模な実験のみである。実際、費用対効果の計

算によれば、放射能汚染による総被害【経済的＋人的】を最小限に抑える対策は、管理による対策

のうちの、森林への立入制限と森林生産物の消費制限の２つが現実的という事になる。技術的な方

法、例えば化学物質の使用や、森林の収穫期の変更などは、現実には使われないだろう。 
 

訳注32：伐採や搬出などの作業を出来るだけ機械化して人間の役割を減らせば作業員の被曝が減る。 
 

4.4.3. 森林対策の例 

 

森林対策の事例研究、特に技術的な対策の事例研究は少ない。このことは、森林の環境修復対策

が実施しにくいことを如実に物語っており、化学肥料の使用が功を奏した農業の分野と対象的であ

る（4.3節を参照）。実際、森林対策は、旧ソ連３ヶ国や、スウェーデンなど、極少数の国で限定的

に実施されたのみである。 
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表 4.8. 木材製品と森林食物中のセシウム 137 に対するロシア連邦の暫定許容値【TPL】 [4.70] 
 暫定許容値 

(Bq/kg) 
樹皮を含む丸材 11100 
樹皮を剥いだ切断前の材木 3100 
切断後の木材（板材） 3100 
建設用木材 370 
パルプ及び製紙用木材 3100 
家庭使用及び産業加工用の木材製品 2200 
包装及び食品保存用木材製品 1850 
燃料用木材 1400 
キノコ及び森林小果実（採取直後重量） 1480 
キノコ及び森林小果実（乾燥重量） 7400 
薬用植物及び薬用原材料 7400 
樹木・低木の種子 7400 

 
 

ロシア連邦のブリャンスク州【Bryansk】では、137Cs沈着量の程度に応じて、森林活動を制限す

る事が勧告された。対象者は林業関係者と森林の近くの住民の両方である。137Cs沈着量が1480 
kBq/m2を超える森林への立ち入りは、森林保全・消防・病害虫対策に限られた。そこでは林業が完

全に停止され、森林植物の採集はもとより、一般人の立ち入りが禁止された。137Cs沈着量が555〜
1480 kBq/m2の森林では、森林生産物【木材と動植物】を採取する事が禁止されたが、林業活動は限

られた範囲で続けられた。137Cs沈着量が185〜555 kBq/m2の場合、新たな放射能調査に基づいて、伐

採できる場所・できない場所に分けられた。判定基準は森の中で林業労働者が受けるであろう被曝

と木材の汚染である。一方、一般人による野いちご採りやキノコ採りが認められたのは、137Cs沈着

量が74 kBq/m2以下の森林のみである。 
広大な面積の森林を対象に1990年までに実施された規制は、村に住む人々を困らせる事になって

しまった訳注33。1990年の頭に、ブリャンスク州の全域で人々はキノコや野いちごの採集を再開した。

それでも、137Cs初期沈着量が555 kBq/m2から1480 kBq/m2だった森林では、未だに食物が採集できな

い。この例は、放射能対策という名の元に、住民全体の日常の一部となっている行動を制限する事

の難しさを示している。住民の行動が管理されているだけでなく、木材生産も、今なお各地の森林

管理局によって管理されている[4.65]。ロシア連邦の現時点【2006年】での木材や林産物の汚染に

関する許容水準値を表4.8に示す。ベラルーシ国内の複数地域、特にゴメリ州【Gomel】 とモギリ

ョフ州【Mogilev】でも、同様の森林活動制限と許容水準が適用されている。 
旧ソ連３ヶ国では、セシウム結合剤、特に紺青【Prussian blue】を家畜に投与することが、森林

汚染の影響を減らす上で効果的な方法である。セシウム結合剤が役に立つ理由は、4.3節に詳しく書

いてある。放し飼いの家畜が森林の辺縁部まで足をのばす場合であっても訳注34、セシウム結合剤が

有効である事には変わりない。正しい量のセシウム結合剤を与えれば、137Cs濃度を、通常、ミルク

で5分の1、食肉で3分の1にまで抑えられる[4.65]。 
森林にかかわる慣行の制限は旧ソ連以外でもあり、例えばスウェーデンではノロジカ狩りが制限

された。1988年秋にイェブレ【Gaevle】地域で狩猟したノロジカの筋肉の汚染は、平均で12000 Bq/kg
であった。スウェーデンの食肉の介入レベル値は1500 Bq/kgである。ノロジカの汚染濃度がこれほ
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ど高かったのは、秋の産物であるキノコが生えた時に、シカが集中的に食べる為である。試験狩猟

の結果、スウェーデン当局はノロジカの狩猟シーズンを春に変更することように勧告した。1990年
代の頭にはスムーズに勧告が実施された。お陰で、イェブレにおけるノロジカ肉の放射性セシウム

濃度は、約6分の1に低下している。狩猟シーズンは今も勧告通りに春に変更されたままである[4.71]。 
更に、北スウェーデンの原住民・サーミ人によるトナカイ放牧では、トナカイの放射性セシウム

汚染を屠殺時までに減らすために、管理方法が色々と変更されてきた。例えば、汚染を介入基準値

以下に下げるために、屠殺前に充分長い期間にわたって、汚染されていない飼料を与えたりしてい

る（4.3節参照）。同様の成果は、屠殺時期を変える事で得られるが、この場合、汚染されていない

飼料の使用と組み合わせる事もある[4.72]。 
 

訳注33：というのも生活習慣の一部であり重要な食料源であるキノコや野いちご、重要な熱源の薪

が採れなくなったから。 
訳注34：森の汚染キノコや汚染野いちごを食べてしまうと3.4節に書いてある。 
 

4.5.  水域への対策 

 

放射性物質のフォールアウトのあと、表層水【河川・湖沼】経路による公衆の被曝を減らすべく、

さまざまな対策が取られている。これら一連の対策は大きく２つの種類に分けられる。一つは飲料

水の汚染による内部被曝を減らすことを目的としており、もう一つは汚染された水産食品を摂取す

ることによる内部被曝を減らすことを目的としている。 
放射性核種が大気から陸域・水域の両方へフォールアウトした状況においては、一般的に農産・

林産食品からの被曝が、飲料水や水産食品からの被曝よりもはるかに大きいことが明らかである

[4.73-4.75]。しかし、ドニエプル川【Dnieper＝全長2285 km】水系では、大気からのフォールアウト

による汚染が比較的少ない地域に、河川水が放射性核種を汚染地域から運んできてしまった【この

水は飲料・灌漑に供されている】。そのため、流域住民に大きな不安を与え、河川経由で汚染地帯

から流れ込む放射性核種を減らす必要に迫られた。多くの環境修復対策が施されたが、そのほとん

どは効果がなかった。というのも、放射線量を減らすというはっきりした目的に基づいた対策でな

かったからである。そればかりか、これらの作業に従事した作業者が高い被曝線量に曝された。 
その一方で、飲料水汚染による内部被曝を減らすための措置は、特に表層水中の放射能濃度が比

較的高いフォールアウト直後（数週間程度）は必要とされるであろう。事故直後に問題になるのが

半減期の短い放射性核種【例えば半減期８日の131I】であることを考えると、早期に対策を実施する

こと、特に飲料水の供給源を変更する対策を実施することで、公衆の被曝線量を大幅に減らすこと

ができる。一方、河川・湖沼の水産物による内部被曝を減らす為には、放射性核種が水中の食物連

鎖によって生物に蓄積していくため、長期的な対策が必要とされる。 
水汚染への対策に関する文献では、直接的対策（制限措置）と間接的対策の両方が考察されてい

る[例えば4.76-4.79]。 
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(a)水の使用の制限または水源の変更 
(b)魚の摂取の制限 
(c)水流の管理（例えば、堤防や排水システム） 
(d)汚染水域での魚や水産物の摂取制限 
(e)食用魚の特殊な調理法や処理 

 

チェルノブイリ原発事故の場合、海洋環境の放射能対策が必要とされた、あるいは適用されたと

いう形跡はない訳注35。 
 

訳注35：海が1000km近く離れていた為に、汚染が少なかった（3.5節参照）。 
 

4.5.1.  取水と水処理で線量を減らす為の対策 

 

事故後一年間はドニエプル川の水の使用が規制された。キエフ市一帯の飲料水の取水は、ドニエ

プル川からデスナ川に切り替えられ、その為に事故から数週間で水道管が緊急に設置された。ウク

ライナ当局は、他の地域でも、飲料水の取水先を汚染のより少ない川や地下水に切り替えており、

そのまとめは文献[4.76]と文献[4.79]で見られる。 
放射性核種は飲料用への水処理で取り除ける可能性がある。浮遊粒子は水処理中に取り除かれる

うえ、ろ過により水に溶け込んだ放射性核種を取り除くことができる訳注36。ドニエプル川沿いの浄

水場では、活性炭やゼオライトを用いる方法が水のろ過システムに追加された。実際、活性炭は131I
と106Ru【ルテニウム106】の除去に有効であることがわかり、ゼオライトは137Cs、134Cs、90Srの除去

に有効であることがわかった。これらの吸着剤は、最初の三ヶ月間は効果的であったが、その後は

飽和状態になり効率が低下した訳注37[4.80、4.81]。水から取り除かれた放射性核種（溶存状態）は平

均で約半分であった。 
事故後、キエフ貯水湖では、表層の水を放出するためにダム上部の水門が開放された。このとき

は、浮遊粒子が深層水に沈降するので表層水の放射性核種濃度が比較的低いと信じられていた。そ

こで、高濃度に汚染していると思われた上流からの汚染水をためるために、放流によって貯水湖に

余裕を作ることとしたのである。しかし、現実には、放射性核種が大気から貯水湖表面に直接沈着

したことにより、表層水は深層水に比べはるかに汚染されていた。Voitsekhovitchらは文献[4.80]に
おいて、「キエフの貯水湖内の水位を下げる為には、逆に下部水門を開いて、上部水門を閉じてお

けば良かった。そうすれば、事故から数週間は、下流の飲料水の放射能濃度を減少させたであろう」

と指摘している。この対策は、チェルノブイリ事故後こそ上手くいかなかったが、汚染に関する正

しい情報を得ることができれば、このような放流調整は、飲料水の放射能濃度を効果的に減少させ

ることができる。何故なら、湖沼や貯水湖では、放射能は始めのうちは決して一様に分布しておら

ず、自然撹拌で一様になるまで（数日以上の）時間がかかるからである。 
ドニエプル川水系ぐらいに大きな河川＝貯水湖水系では、水系内の水流の制御により、放射性物

質が下流に流れる量を大幅に減らすことができる[4.82]。ドニエプル川の場合、キエフ貯水湖から
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黒海まで水が流れるのに３ヶ月〜１０ヶ月かかる【約1000 kmの距離だから、途中に貯水湖がなけ

れば10日もかからない】。水が下流へ移動するにつれ、放射能は次第に減少する。というのも半減

期の短い放射性核種が崩壊し、更に放射性セシウムなどが川底の堆積物に吸着されるからである

[4.82]。 
 

訳注36：3.5節に詳しく書いてあるが放射性核種は３つの形で水に運ばれる：浮遊物質への付着（降

下物そのものが浮遊する事もある）、水に溶け込んでイオンとなったもの、水に溶け込めきれず

に残った分子レベルの元素、の３種類である。ろ過が関係するのは後者２つである。 
訳注37：吸着剤は例えば乾燥剤（水蒸気吸着剤）と同じく、ある程度までしか吸着できない。この

限界を飽和という。 
 

4.5.2.  表層水【河川・湖沼】への直接及び二次汚染を減らす為の対策 

 

土壌粒子にくっついた放射性核種が汚染地面から流出して河川・湖沼を汚染する問題に関しては、

標準的な土壌侵食対策によって、この流出を減らす事ができる。しかし、地表汚染した放射性核種

のうち、土壌粒子にくっついているのは、放射性セシウムの場合で大抵50％以下で、放射性ストロ

ンチウムや放射性ヨウ素となると10％以下でしかない。従って、土壌侵食対策による効果には限り

がある。しかも、飲料水や淡水生物中の放射能濃度を決めるのは、土壌粒子にくっついた放射性核

種ではなく、主に水に溶け込んだ放射性核種であることに留意する必要がある訳注38。 
プリピャチ川では、汚染した河川水中の浮遊粒子を捕捉するため、導水路トラップの浚渫を実施

した【トラップ（Trap）は、川の底に箱を置くようなものと思えば良い】。これらの導水路トラッ

プは次の２つの理由から非常に非効率的であることが分かった。(a) 流量が多すぎて、放射能の殆

どを運んでいる微小粒子が通り抜けてしまった。(b) 放射性核種のほとんど（二次汚染を起こしや

すい形態になっている放射能のほとんど）が水に溶けた状態だったため、トラップ自体が無意味だ

った。 
河川水に溶け込んだ放射性核種を取り除く為、チェルノブイリ周辺の小規模河川や小川にゼオラ

イトを含む堤防が130か所建設された。結果的にゼオライト堤防はほとんど無意味で、堤防に吸着

された90Srと137Csは全流量の5〜10％に過ぎなかった［4.80］。さらに、堤防が設置された小規模河川

や小川を流れる放射性核種の量は、プリピャチ・ドニエプル水系を流れる放射性核種の全流量のわ

ずか数パーセントしかなかった。この事は後日分かった。 
チェルノブイリ事故後、地表汚染の特に酷いプリピャチ【Pripyat】氾濫原は、90Srの流出源とな

り、プリピャチ川【Pripyat】を汚染した。そのため、特に春の洪水となると、プリピャチ川の90Sr
濃度は、年平均値の1 Bq/Lから、最大で8 Bq/Lにまで上がり、その値が約2週間【洪水期間】続いた

［4.83］。特に汚染が酷いのがプリピャチ川左岸の氾濫原で、この氾濫原を取り巻くように堤防が

1993年に建設された。この堤防により、この区画の氾濫が無くなって、洪水の際に、90Srの川への

流入が抑えられた事が確認された[4.80]。1999年には第二の堤防がプリピャチ川右岸に建設された。

もっとも、キエフ貯水湖については、湖水の90Sr濃度の年平均値は、1987年以降ずっと1 Bq/L以下
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であり、短期間（2週間）の洪水期を含め、湖水自体の90Sr汚染は、放射線問題という意味では重要

度は低い。その一方で、大勢の人間が河川・貯水湖の水系を利用する為、集団線量【各自の被曝線

量に人口を掛けたもので、単位はman Sv（人・シーベルト）】を下げるという意味では重要である

という議論もある。 
ゼオライトや（汚染されていない）ミネラル質の土など、吸着性の高い物質を湖水に投入する事

で、湖沼や貯水湖中の放射性核種の沈殿量を増やせる可能性がある。この方法はまだ試されていな

い。浮遊粒子を沈殿させることで湖沼から放射性セシウムを取り除くモデルを用いることにより、

Smithらは吸着剤を湖水に投入する方法に２つの問題があることを明らかにしている[4.78]：(a) 大
きく深い湖では非常に大量の吸着剤が必要となる、(b) 集水域からの放射性物質の流入や、湖底堆

積物からの放射性元素の放出による二次汚染のため、たいていの湖沼で吸着剤を何度も繰り返し投

入しなければならない訳注39。 
 

訳注38：飲料水については浄水場で粒子が取り除かれると4.5.1節に書いてあり、淡水生物について

は、栄養の吸収がイオンの形であることから（植物については3.3.4節を参照）、溶け込んでいる

かどうかが重要になる。 
訳注39：湖底堆積物は放射性元素のバッファーのようなもので、湖水の汚染が酷いと、そこから放

射性元素を吸着するが、湖水が奇麗になると、逆に放射性元素を放出する。3.5.2.3節を参照。 
 

4.5.3.  魚や水産食品への取り込みを減らす為の対策 

 

チェルノブイリ事故で影響を受けた土地のうちの限られた地域で、淡水魚を食べる事が禁止され

た[4.84]。一部の地域では、汚染の著しい捕食性の魚に限って食用が禁止された訳注40。もっとも、そ

のような禁止令を無視する漁師も多いと思われる。ノルウェーの一部地域では淡水魚の販売が禁止

された[4.85]。捕獲禁止の影響を受ける地域では、養殖魚を淡水魚の替わりにする手がある。とい

うのも、汚染されていない餌を養殖魚に与える事で、放射性核種の体内蓄積を抑える事ができるか

らである[4.86]訳注41。 
魚が放射性核種をあまり蓄積しないよう、湖水に石灰を加える方法が、スウェーデンの１８か所

の湖で試された[4.87]。実験の結果、石灰を散布しても、石灰を加えなくても、137Csの魚への吸収

はほとんど変わらなかった訳注42。一方、90Srの吸収に関してはこれらの実験で調べられていないが、

石灰散布によって湖のカルシウム濃度が上がると、90Srの魚中の濃度に影響を与えることが期待さ

れる【ストロンチウムの競合元素はカルシウム】。ウクライナで行われた、魚への撒き餌の際に湖

水へ石灰散布を行なう試みの結果については、Voitsekhovitchらによってまとめられている[4.79]。 
放射性セシウムの魚への濃縮係数は【濃縮の効率のこと、3.5.3.3節を参照】、水中のカリウム濃度

に反比例することが知られている。チェルノブイリ事故後、スウェーデンでは、湖水にカリウムを

加える方法も13の湖で試された[4.87]。その時に散布したカリウムは、炭酸カリウムまたは混合石

灰の添加剤という形であった。炭酸カリウムを散布した結果はあまり芳しくない。2年間の実験で

パーチ【perch：スズキの仲間】の稚魚の放射能濃度がわずかに減ったものの、他の魚に関しては【カ
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リウムを散布しなかった湖と比べて】ほとんど差がなかった。上手く行かなかった理由は、湖の水

の入れ替わりが速すぎて、カリウムイオン濃度を高いまま維持することが困難だったからである。 
ベラルーシの閉鎖性湖沼（水の出入りのほとんどない湖）の一つであるスビャートヤ湖【Svyatoe】

で、Kudelskyらは凍った湖の表面に塩化カリウム肥料を散布する実験を行った[4.88、4.89]。この実

験は成果が上がり、散布から数年の間、魚の137Cs濃度が3分の1近くに減った。もっとも、予想はさ

れていたが、水中の137Cs濃度が散布後に2〜3倍に増加した訳注43。カリウム散布が有効なのは、水の

出入りが少なくて、水中のカリウムが高濃度のまま維持できるような湖だけなのだろう。また、飲

料用に利用されている湖の場合、魚汚染の対策の為に水中の137Csが増加するということは許容され

ない。 
スウェーデンでは、集中的に魚を獲ることで水中の食物連鎖を操作する試みが、４つの湖で実施

され、さらに、３つの湖で補足的な手段として実施された[4.87]。これにより魚の個体数は１ヘク

タールあたり約5〜10キログラム（5-10 kg/ha）減少した。減少したのは主にカワカマス【pike】、パ

ーチ【perch：スズキの仲間】、ローチ【roach：コイの仲間】である。しかし、集中漁獲の効果は上

がらず、湖に残った魚の137Cs濃度は変わっていない。スウェーデンでは、更に２つの湖で、オスモ

コート肥料（Osmocoat、5％リンと15％窒素）を散布する試みがなされた訳注44。長期的な平均値で

比較すると、リンの総量は、ほとんど増加しなかった。つまり散布による方法がほとんど無意味だ

った事を意味している。同時に、魚の137Cs濃度にも影響しなかった。 
調理方法を変えるだけで、食品に含まれる放射性核種の量が大きく変わり得る[4.90]。Ryabovは、

燻製魚や干し魚の消費禁止を提言している[4.84]。その理由は、薫製したり干したりする事で【水

分が抜けて】、（単位重量あたりの）放射性核種の量が増えるからである。一方、放射性核種の濃度

を半分近くに減らす調理法もある。食材の放射性ストロンチウムの量を減らすのに効果的なやり方

は、魚を料理する前に骨の多い部分【と皮】を取り除くことである。というのも、ストロンチウム

は主に骨や皮に濃縮するからである。その他にも、さまざまな調理方法があり、それらは文献[4.91]
で議論されている。 
 

訳注40：食物連鎖により、肉食魚の方が非肉食魚よりも放射能濃度が高い。3.5.3.2節参照。 

訳注41：養殖については提案だけで、実際に養殖したという話も、養殖魚の放射能を調べたという

話もこの報告書にはない。 
訳注42：石灰（CaCO3）の競合元素（化学的性質の似た元素）はストロンチウムであってセシウム

ではないから（セシウムの競合元素はカリウム）、効果がなくても不思議はない。 
訳注43：魚が吸収しなかった分、水中のセシウムが減らないが、それでは増加は説明しない。本文

中に説明がないので理由は不明。 
訳注44：なぜ、セシウムにもストロンチウムにも全然関係の無いリンなのか不明。 
 

4.5.4.  地下水への対策 

 

放射性物質のフォールアウトの後、地下水源を守るような対策がとられた形跡はない。地下水は、
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滞留時間が十分に長いため、131Iのように半減期の短い放射性核種は、飲料水として摂取される前に

崩壊してしまう。大気から地表に沈着後、土壌表面から地中へと浸み込んだ放射性ストロンチウム

と放射性セシウムは極めて少ない訳注45。ある調査によれば、チェルノブイリ事故後、地下水を経由

した90Srと137Csによる被曝は、他の経路（食物による内部被曝、外部被曝、その他）と比較して、

十分に小さいことが示されている[4.77]。 
CEZ【チェルノブイリ30km圏立入禁止区域】内には、石棺シェルター【チェルノブイリ防護壁】

と放射性廃棄物の貯蔵区域という2種類の高濃度汚染区域があるが（3.5.5参照）、これらの区域から

放射性核種が地下に漏れて地下水を汚染する可能性がある。そこで、それを防ぐ為の対策が実施さ

れた。対策として主なものは、工学的防壁と地球化学的な防壁を【これらの】高汚染地点の周りに

築くもので、それにより、高汚染地点の地下水が河川系へ流入する量を抑えるというものである。

今後必要な対策としては、具体的には石棺シェルターの中へ雨水が浸入しないようにする事と、石

棺シェルターの地下に溜まった雨水の【汚染水としての】排水とがある。更に、チェルノブイリ原

発敷地周辺の地下水汚染そのものを減らすための対策も検討しなければならない。 
 

訳注45：日本では土壌の性質が違う上、原発から人家への距離が遥かに短いので、セシウム汚染が

少ないかどうかは不明。一般に、浅い地下水ほど外に出て来るのが速く、標高差が大きいほど（ 里
山の麓など）出て来るのが速い。  

 

4.5.5.  灌漑用水への対策 

 

前述（3.3節）したように、放射性核種の大気からの沈着によって既に汚染された農作物に対し、

灌漑水によって追加された汚染はかなり少なかった。したがって、灌漑用水に対する直接的な対策

は、実際のところ行なわれていない。しかし、ある実験によれば、野菜のような農作物の場合、散

水の代わりに単純な農業利水【灌漑＋排水の組み合わせ】に切り替えれば、放射性元素の作物への

移行を数分の一に抑える事が出来る[4.79]。灌漑地への特別な施肥訳注46と、この方法を組み合わせれ

ば、たとえ灌漑水が、放射能汚染された貯水湖から引いた水であっても、作物中の放射性核種濃度

を効果的に減らすことができる。 
 

訳注46：セシウム対策としてカリウム肥料を追加すること、4.3.3.1節を参照。 
 

4.6 結論と提言 

 

チェルノブイリ事故による放射能汚染が最も酷かった地域【旧ソ連】では、事故の悪影響【被曝】

を軽減する為の短期対策・長期対策の両方を、政府がかなり早期に数多く実施した。ただし、残念

ながら、【ソ連当局の】行動はあまり公開されず、透明性も不十分で、情報が国民に届かなかった。

こういう経緯は、政府と国民との間で起こったコミュニケーションの問題や、国民の政府当局に対

する不信感の一因となったようである。ロシア、ベラルーシ、ウクライナ以外の国々でも、類似し
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た【秘密主義的な】振る舞いがあって、それが当局への不信感を招いた。その結果、多くの国々で、

このような重大事故での対処法が検討されるようになった。検討内容は、重大事故に際して、いか

に情報を十分に公開し、事故対策の決定を透明にしながら事故に対処していくかであり、同時に対

策などを決める際のプロセスに、いかに被害者を参入させるかである。 
チェルノブイリ事故後に実施した汚染対策は、特殊な経験であり、これを元に、多くの国家や国

際機関で、将来に起こるかも知れない緊急事態に対する備えを改善する為にも役立てている[4.12、
4.14、4.41、4.91、4.92]。 
 

4.6.1. 結論 

 

（a） チェルノブイリ事故の結果、ソ連【とその後独立したロシア・ベラルーシ・ウクライナ各国】

では、放射能汚染事故による悪影響を軽減する為に、短期対策・長期対策の両方を、政府がか

なり早期に数多く実施する事になった。対策には、多くの人と大量の費用と多くの科学資源【研

究施設】が投入された。 
（b） 放射能対策の立案や実施の際に、被曝を減らすという面だけでなく、社会的・経済的な面も

考慮された場合、その対策は一般の人々により受け入れられやすかった。 
（c） チェルノブイリ事故による放射能汚染は前例のない規模であり、その影響は長期に渡るため、

被曝に関する状況の変化を考慮して、国内あるいは国際的な放射線に関する安全標準値の追加

が必要とされた。 
 (d) チェルノブイリ事故直後の放射能対策は、放射性ヨウ素による汚染ミルクからの内部被曝を減

らすのに十分ではなかった。というのも、事故情報が知らされるのが遅れた上に、対策として

何をすれば良いのかの指導を、行政が十分に行わなかった為である。この問題は、特に個人農

家で大きかった訳注47。 
(e) 初期段階のもっとも効果的な対策は、汚染した牧草類を飼料として使わず、ミルクについては、

放射能検査のモニタリングデータに基づき、ミルクを完全に廃棄したり加工に回したりする事

であった。複数の被害国で、飼料を放射能に汚染されていないものに上手く切り替る事ができ

た。牛の屠殺【しばしば行われた】は、放射能対策としては不適当なもので、衛生上・実務上・

経済上の大きな問題を引き起こした。 
(f) 長期的な放射能問題の中でもっとも深刻なのはミルクや食肉の放射性セシウム汚染であった。

これに対し、旧ソ連と独立後の３ヶ国【ベラルーシ、ロシア、ウクライナ】では、飼料作物用

の土地の改良を行ったり、放射能を含まない飼料を使用したり【clean feeding】、家畜へセシウ

ム結合剤を投与したりした。これらの対策により、汚染地の大部分で農業生産を続ける事がで

きた。 
 (g) チェルノブイリ事故後の数年間、旧ソ連の汚染地域では、外部被曝を減らすべく、居住地の放

射能除去作業が広範囲で行われた。これは、放射能除去作戦の計画・実施に先だって、個々の

除染法に対して、費用対効果関係と外部線量に関するデータを元に、評価を行って採用すべき

除染法を決めたため、費用に対する外部線量低減効果が高かった。 
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(h) 市街地の放射能除去の結果、大量の低レベル放射性廃棄物を生み出し、これが今度は廃棄物処

分の問題を引き起こした。一方【地域全体が除染されたため】一旦除染された地点が再び汚染

されることはなかった。 
(i) ソ連と後の独立3国【ロシア・ベラルーシ・ウクライナ】の広い領域とスカンジナビアの一部で

実施された以下の(1)-(5)のような森林活動制限により、放射能に汚染された森林内での居住や、

森林産物を使用・消費したりする事による被曝が減少した。 
(ⅰ) 一般人や森林労働者の立ち入り制限。これは外部被曝への対策である。 
(ⅱ) 内部被曝を減らすために、一般人が狩猟獣【鹿・猪・兎の類い】や、野いちご【ベリー】・

キノコなどの野生食物を穫ったり採ったりする事の制限。事故の影響を受けた国々ではキノ

コを食べる事が一般的なため、この制限は特に重要である。 
(ⅲ) 一般人の薪集めの制限。木を燃やしたり、灰を処理・施肥したりする際に、屋内や庭で被

曝するのを防止する為である。 
(ⅳ)放射性セシウム濃度が高い季節【主にキノコの生える季節】の狩猟肉を食べることを避け

ることを目的とした、狩猟時期の変更。 
(ⅴ) 特に放射性核種が大量に沈着した地域において、環境の汚染【火事による放射性物質の飛

散】を避けるための防火対策。 
 (j) こうした森林活動の制限は、社会的な悪影響も大きく、当局からの勧告が一般住民に無視され

る事があった。このような状況に対しては、森林活動に関して勧告された内容の目的について、

地域ごとを対象として説明する適切な教育プログラムを準備すれば対応できるかもしれない。 
(k) 技術を利用した森林対策（例えば機械や化学肥料によって森林内での放射性セシウムの分布や

移動性を変えること）は、広い範囲での実施には向いていない。 
 (l) 汚染土壌から放射性核種が水系【河川・湖沼、海洋、地下水】へ流入するのを防ぐため、多く

の対策が原発事故から数ヶ月〜数年の間に実施された。残念ながら、その多くは効き目が薄い

上に費用がかかり、しかも、対策を実施する作業従事者がかなりの被曝を受けるという結果に

終わった。 
(m) 最も効果のあった水域経路の対策は、汚染河川・湖沼からの飲料水の取水制限と水源への切り

替えを、事故直後に行った事である。淡水魚の食用を制限するのも有効な対策で、現にスカン

ジナビアやドイツでは効果があったが、旧ソ連３ヶ国【ベラルーシ、ロシア連邦、ウクライナ】

では、魚の食用制限は必ずしも守られなかった。 
(n) 表層水を守る為の今後の対策【工事や化学処理】は、どれも費用の割に線量の低減が少なく、

実施を正当化できそうにない。従って、魚の食用制限は、一部【の水域】（特に水の出入りの

少ない閉鎖性湖沼）で今後も数十年続くだろう。 
 

訳注47：旧ソ連の農業の担い手は集団農場と個人農家に分けられる。 
 

4.6.2. 提言 
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4.6.2.1. チェルノブイリ事故で影響を受けた国に対する提言 

(a) 放射性核種によって汚染された地域の長期的な環境修復等の対策は、正当化及び最適化されて

あれば実施されるべきである。 
(b) 長期的な放射線による障害発生のリスク要因と、技術的にそれらを抑える為の環境修復策や【被

曝】対策の可能性について、当局と公衆の両方が情報を得るべきである。議論と意思決定の場

には、関係する各地方の自治体と住民の両方が参加すべきである。 
(c) 土壌の痩せた農地（砂や泥炭の多い土壌）では、放射性核種が土壌から農作物へ移行しやすい。

そのため、そういう所では、チェルノブイリ事故から長い時間が経っているにも関わらず、環

境浄化の為の措置と一般的な対策が今でも有効かつ正当化されるので、対策を続けるべきであ

る。 
(d) 特別の対策の必要な農地として、ベラルーシ・ロシア・ウクライナ３ヶ国の数百にのぼる集落

の個人農場と、約５０ヶ所の集約農場【集団農場】が特に挙げられる。というのも、これらの

農場では、ミルク中の放射性核種の濃度が、依然として国の安全基準値を超えているからであ

る。 
(e) 長期的な農地浄化策のうち、最も効果的だったのが、牧草地や草原の基礎改良（4.3.3.1節）と、

泥炭湿地の排水だったことは強調すべきである訳注48。農業における一般的な対策では、次の３

つが最も効率的である。(1)屠殺前の暫くのあいだ、家畜の生体【筋肉等】をとって放射能検査

しつつ、汚染されていない飼料を食べさせる【clean feeding：餌除染法】。(2)紺青【六シアノ鉄

酸塩：セシウム結合剤】を牛に食べさせる。(3)農作時にミネラル肥料を追肥する。 
 (f) 放射能汚染が国の安全基準値を超えている地域では、一般人が狩猟したり、野いちご【ベリー】

やキノコを採ったり、閉鎖系水域の淡水魚【水の出入りの少ない湖に棲む魚】を釣ったりしな

いよう、野生食物の収穫制限が今後も必要かもしれない。 
(g) 高濃度に汚染された野生食物をあまり食べなくてすむよう、個人の食事メニューに対するアド

バイスを続けるべきである。また、簡単な調理手順で放射性セシウムを除去する方法について

もアドバイスを続けるべきである。 
(h) 事故の影響が最も深刻な地域では、地域社会の為にも、放射線による健康障害の危険性を考慮

した上での、汚染地を継続的に活用する方法を見つけ、同時に汚染地の生産性を継続的に回復

させる為の適切な方策を見つける必要がある。 
 

訳注48：湿地の排水については4.3節に説明がないので根拠が不明。 
 

4.6.2.2. 世界への提言 

(a) チェルノブイリ事故後に実施された対策は、人類にとって初めての経験である。従って、丁寧

に文書化すべきであり、将来、放射線から人々と環境を守るべく、関係官庁や関係専門家の為

の国際的な手引きを準備する際に使うべきである。 
(b) 事故の影響が最も大きかった３ヶ国では、汚染農地で大規模な放射能対策が長期にわたって実

施された。これらの農業対策は、そのほとんどすべてについて、今後、汚染事故が万が一発生
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した場合に実施する事を推奨する、ただし、土壌対策の効果は地域によって異なる。従って、

土壌対策を実施する前に、土壌の特性と農業慣行を調べて専門家がきちんと考えることが極め

て重要である訳注49。 
(c) 放射性物質による大規模な汚染事故が万が一起こった場合に、市街地をどうやって除染するか

についての提言は、そのような事故を起こす可能性がある原子力施設（原子力発電所や再処理

工場）の所有者と作業者にきちんと知らしめるべきであるし、そのような施設に隣接する地域

の自治体も知らしめるべきである。 
 

訳注49：これは、日本の農地に当てはめる際には特に重要である。 
 

4.6.2.3. 今後研究すべき事 

 (a) 環境対策や除染技術は、その根本原理に、物理学と化学がある。前者に対応する機械的な手法

に、放射性核種の除去や土壌の混ぜ返し【深く耕す事】などがあり、後者に対応する化学的な

手法に、土壌への石灰散布や、施肥などがある。これらの手法における物理学的・化学的原理

は、標準化できるほど十分に理解されており、世界中の類似の状況で応用できる。それと比べ

ると、環境浄化に使えそうな生物プロセス、例えば、農業生産の作物の見直し訳注50や生物を使

った環境浄化技術などはあまり理解されていない。これら生物学に対応するプロセスについて

は、一層の研究が必要である。 
(b) 社会学的な面の研究が今後必要な重要事項として、放射能対策に対する一般の人々の反応があ

る。すなわち、緊急時において、対策を導入・実施・終了する際に、それを人々がどう受け止

めるかである 。そういう研究を基に、意思決定の最初から、対策実施にかかわる全ての過程

で、公衆を参加させる為の社会的施策を開発することも同様に重要である。 
(c) 放射性核種によって汚染された地域の環境浄化にあたり、汚染地域に適用すべき基準訳注51は、

国際レベルと各国レベルを問わず、未だに大きなばらつきがある。チェルノブイリ事故後にお

ける公衆に対する放射線防護の経験は、国際的に合意できる適切な基準の必要性を明確に示し

ている。 
 

訳注50：reprofiling of agricultural productionという見慣れない言葉なので、とりあえずこのように訳

した。 
訳注51：criteria＝避難や退避などの行動を起こす為の判定基準と、standards＝各状況での基準値の

両方。 
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第５章 人の被曝レベル 

5.1. はじめに 

 

5.1.1. 問題となる対象集団と地域 

 

チェルノブイリ事故後、労働者と一般公衆の双方が放射能の影響を受け、その結果健康への悪

影響の可能性が生じた。原子放射線による影響に関する国連科学委員会【United Nations Scientific 
Committee on the Effects of Atomic Radiation, UNSCEAR】は被曝した対象集団を以下の三つの範疇

に分けた： (a)緊急期間またはクリーンアップ期間に事故に関わった労働者、 (b)1986 年に避難し

た汚染地域の住民、及び (c)避難しなかった汚染地域の住民[5.1]。 
本章では環境中に沈着した放射性核種にさらされた一般公衆の構成員が主に想定されている。

事故への緊急対応または事故後のクリーンアップに関わり、主に現場（チェルノブイリ原子力発

電所、及びチェルノブイリ立入禁止地域（Chernobyl Exclusion Zone, CEZ））で被曝した労働者は、

ここでは対象としていない。チェルノブイリ労働者集団に関する情報については、UNSCEAR に

よる包括的な報告[5.1, 5.2]とチェルノブイリ・フォーラムによる健康影響に関する報告書[5.3]とを

参照されたい。 
健康に関連する下記(a)-(d)の対策を行うために、事故地域から避難した住民と汚染地域に恒久的

に住んでいる住民の双方の構成員が受けた被曝線量に関する情報が必要である。 
 

(a) 対処法及び治療法の具体化 
(b) 起こり得る健康への悪影響の予測、及び対応する健康保全策の正当化 
(c) 公衆及び行政機関への情報提供 
(d) 被曝の健康影響に関する疫学的医学的調査 
 

本章では、特定の居住地【都市か農村か】の住民について、彼らが受ける外部被曝と内部被曝、

あるいは両方に関して、被曝量に影響を与える要因ごとに区分し、こうして区別した対象集団そ

れぞれが受ける平均被曝線量の推定に必要な具体的方法論とデータを示す。ここで言う要因は、

通常は、年齢、性別、職業、食べ物の習慣、などが挙げられる。また対象集団の構成員内の被曝

線量の分布、及び集団線量も考慮されている。主に解析的な疫学調査で使用される集団構成員一

人ひとりの被曝線量は、チェルノブイリ・フォーラムのチェルノブイリ事故の健康影響に関する

報告書に示されている[5.3]。これらの研究課題については、2000 年に包括的な UNSCEAR 報告書

が出版されて以来、大きな進歩が見られた[5.1]。 
3.1節で述べたように、旧ソビエト連邦全土およびヨーロッパ諸国における 137Cs【セシウム 137】

やその他の核種の汚染分布を示す地図がすでに作られており（5.4.5.5）、汚染が特に顕著な国がベ

ラルーシ、ロシア連邦【以下ロシアという。】、ウクライナであることが判明した。さらに
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37kBq/m2(1Ci/km2)以上の 137Cs が検出された地域を汚染エリアと定義すると、オーストリア、ブル

ガリア、フィンランド、ギリシャ、イタリア、ノルウエイ、モルドバ共和国、スロベニア、スウ

ェーデン、スイスも含まれる（表 3.2 参照）。 
 

5.1.2. 被曝経路 

 

チェルノブイリ事故後、いくつかの経路によって人間が放射性物質にさらされた（図 5.1）。以

下に、被曝したおよその時間順序に従って、主要な経路を示す。 
(a) 放射性ダスト雲【放射性プルーム】の通過に伴う外部被曝線量 
(b) 放射性プルーム通過中と通過後の浮遊放射性物質の吸入による内部被曝線量 
(c) 土壌その他の地表に沈着した放射性核種からの外部被曝線量 
(d) 汚染された食品及び水の摂取による内部被曝線量 

 

一般公衆の構成員に対するほとんどの被曝条件下において、最も重要なのは、土壌やその他の

表面に沈着した放射性核種の放射性崩壊に伴う放射線被曝と、汚染された食品及び水を取りこむ

ことによる被曝の 2 経路【c と d】である。人々が最初の放射性ダスト雲【放射性プルーム】の通

過後すぐに避難した場合は後者【c と d】は防護されるので、最も重要な経路は上記に列記したも

ののうち最初の 2 つ【a と b】となる。 
 

 
図5.1.:  環境中に放出された放射性物質による人体被曝の経路。[オリジナル図]【図の上から下の

順に：(a)放射性雲（プルーム）の通過に伴う直接的な外部被曝（5.2節）、(b)大気中の浮遊性放射性

物質の吸入による内部被曝（5.3節）、(c)地表や建物や植物に沈着した放射性物質からの外部被曝（5.2
節）、(d)汚染された食物や水の摂取による内部被曝（5.3節）。なお(b)は放射性雲の通過の時と書い

てあるが、これは風で巻き上げられたダストでも同じである。】 
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5.1.3. 放射線量という概念 

 

放射線量を計算する方法は何年もかけて改善され、明確な概念が形成されている [5.1, 5.6]。あ

る生物臓器または組織に対する被曝放射線量を求める際の基本量は、吸収線量であり、それはそ

の臓器または組織によって吸収されたエネルギー量を、その重量で割ったものである。吸収線量

の国際単位はグレイ（Gy）で、１Gy は１ジュール（J）/kg である。これはかなり大きな被曝線量

であるため、通常は mGy【ミリ・グレイ】（1 グレイの千分の 1）またはμGy【マイクロ・グレイ】

（1 グレイの百万分の 1）といった単位を使う。 
チェルノブイリ事故の結果、多くの臓器や組織が被曝したため、通常はもう一つの概念である

「実効線量」を用いる。これは、個々の臓器毎の、吸収線量に放射線加重係数と組織加重係数を

乗じた積の総和である。放射線加重係数は放射線で生成されたイオンの密度に関係するため、放

射線の種類【アルファ、ベータ、ガンマ線など】によって異なる。組織加重係数は、特定の臓器

において一定の吸収線量がガンを発生させる相対確率の近似値である。全臓器に対する組織加重

係数の総和は 1.0 となる。 
上記の概念は個人に適用される。チェルノブイリ事故後のように、多人数が一つの事故に遭遇

した場合、さらに別の概念である「集団線量」が適応できる。集団線量とは、特定の集団内のす

べての個人に対する線量の総和である。特定の集団とは、特定の国の住民でもいいし、事故の影

響を受けた場所のクリーンアップなどの活動に関わった人々もそのように定義できる。この概念

は実効線量についてもっとも頻用され、集団実効線量の共通単位は「man Sv【人・シーベルト】」

である。 
最後に、UNSCEAR は行為や事故の長期的影響を評価するために、「線量預託」という概念を採

用している[5.1]。例えば、チェルノブイリ事故発生時、放射性物質放出の瞬間に線量預託が生じ

たと見なしうる。これは、事故当時生存していた人々のみならず、誕生前の人あるいは妊娠も含

めて適応できる。 
 

5.1.4. バックグラウンド放射線レベル 

 

生命体は常に自然界の電離放射線訳注 1 にさらされている。そのような自然放射線源には、宇宙

線及び地球上の放射性核種（例えば 40K【カリウム 40】、238U【ウラン 238】、232Th【トリウム 232】、
あるいはそれらの壊変核種である 222Rn【ラドン 222】など）が含まれる。表 5.1 は自然放射線源

による世界の平均年間線量とその代表的な線量範囲を示す。 
自然放射線源に加えて、人間活動によっても放射線被曝が発生する。表 5.2 は、世界全体での

2000 年における個人の年間実効線量を示す。自然放射線源以外では、医学診断に伴う被曝が最大

のものである。残存するチェルノブイリ事故の影響は地球全体としては今やわずかである。しか

しながら言うまでもなく、ヨーロッパ諸国、とりわけベラルーシ、ロシア及びウクライナにおい

ては、その影響はより大きい。 
 



171 

 

表 5.1. 自然放射線源による被曝線量[5.1] 
 年間実効線量の世

界平均  
(mSv/年) 

典型的な値  
(mSv/年) 

外部被曝   

宇宙線 0.4 0.3-1.0 

地上ガンマ線 0.5 0.3-0.6 

 

内部被曝 

  

吸入（主にラドン） 1.2 0.2-10 

経口摂取 0.3 0.2-0.8 

 
合計 

 
2.4 

 
1-10 

 

表 5.2. 自然放射線源および人間活動に由来する実効線量（2000 年）[5.1] 
 一人当たりの 年間

実効線量の世界平均  
(mSv/年) 

被曝の範囲または傾向 

自然放射線源によるバッ

クグラウンド線量 

2.4 典型的には 1 から 10 mSv/年 

医療診断による被曝 0.4 医療被曝の範囲は機器の性能に優劣により 0.04〜1 mSv/
年 【今では更に高分解能の機器があって上限は１桁高

くなっており、例えば胸部 CT（コンピューター断層撮

影）検査 1 回で約 7mSv/年】 

大気圏内での核実験 0.005 1963 年の最大値 0.15 mSv/年から現在では減少してい

る。北半球で高値 

チェルノブイリ事故 0.002 1986 年の最大値 0.04 mSv/年（北半球）から現在では減

少している。事故現場に近い場所でより高値 

原子力発電 0.0002 核開発計画の拡大に伴い増加したが、改善された運用体

制と共に減少している 

 

 

訳注 1：放射性物質から出てくるガンマ線やベータ線など、放射線の経路の媒質を電離するだけの

エネルギーを持つ放射線で、物質中の原子・分子を直接電離する性質を持つ直接電離放射線と軌

道電子や原子核との相互作用で荷電粒子を発生させ、その荷電粒子が原子・分子を電離する間接

電離放射線がある。 

 

5.1.5. 線量率の経時的低下 

 

ある一定の期間の放射線量を計算するには、時間経過に伴う線量率の減少を予測する必要があ

る。そのような減少を引き起こす最大のメカニズムは、放射性核種の壊変である。それ以外の線

量率減少因子（【dose rate reduction factor 】 DRRF）は、通常、生態学的半減期と呼ばれる。例え

ば 137Cs のような長寿命放射性核種の場合でも、発生するガンマ線による外部被曝の線量率は時間

経過とともに【放射性壊変による物理的減衰よりも速く】減少するが、これは地表への沈降とそ
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の後の土壌中への浸透で、放出された放射線が土壌に吸収されるからである。典型的には、2 成

分指数関数モデルでこの減衰過程を説明できる[5.7, 5.8]。 
飲食による 137Cs の摂取量も、放射性壊変よりも速い速度で、時間とともに減少する。このよう

な長期的減少は主に、セシウム原子が土壌中の【鉱物】粒子に結合する事で固定化し、植物など

の生物がそれを取り込めなくなるためである。チェルノブイリ事故で汚染された地域のミルクや

人間の 137Cs 含有量の減少も、外部被曝線量率と同様に 2 成分指数関数に従って、時間とともに減

少する[5.9, 5.10]。 
 

5.1.6. 決定グループ 

 

対象総人口の大部分が自然被曝あるいは人工的な放射性物質にさらされる状況では、どの場合

でも同一の地域住人のなかで被曝量が大きく異なる。そのなかで特に高線量を受けた人々はしば

しば決定グループと呼ばれる。これらの人々は地域住民の平均の 2 倍かそれ以上の被曝を受けて

いることがある。通常そうした人々は事前に特定できるので、状況によっては、それらの人たち

に対しては特別な防護施策を検討する価値があるだろう。 
外部被曝に関しては、決定グループの構成員は、仕事またはレジャーで長時間屋外で過ごした

人々である。遮蔽性の乏しい建物の中で、暮らすあるいは働いている人々も決定グループの構成

員といえる。放射性ヨウ素による被曝に関しては、決定グループがヤギの乳を飲んでいる乳児で

ある事が多い。乳児の甲状腺の重さは 2g 程度しかないが、体内に取り込んだ放射性ヨウ素のおよ

そ 30％がここに集中する。また、ヤギは牛よりも放射性ヨウ素がミルクに移行しやすい。放射性

セシウムによる被曝【主に内部被曝】に関しては、汚染地域の家畜の乳や肉及び狩猟鳥獣肉、キ

ノコ、野いちご【ベリー】、湖沼の魚などの野生動植物を大量に摂取する人々が決定グループとな

る。 
 

5.2. 外部被曝 

 

5.2.1. 外部被曝モデルの構築 

 

放射性物質の環境への放出に伴う人間の外部被曝では、どのような場合でも、臓器被曝線量ま

たは実効被曝線量を評価する際に以下の 3 種類のデータが必要になる。 
 

(a) 外部ガンマ線場のパラメータ 
(b) この放射線場における人間の行動のパラメータ 
(c) 空間線量から臓器被曝線量または実効被曝線量への転換係数 
 

環境の放射能汚染が起きた場合の人体外部被曝の基本モデルは、放置地【undisturbed soil：自然
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に放置した土地】の上の障害物のない区画上の被曝に対するモデルである。そういう土壌表面か

ら 1m の高さでの空中線量 D(t)が放射線場の基本パラメータとして使用される。この基本パラメ

ータは、沈着した放射性核種の地表面での放射能のみならず、放射性核種の初期の土壌中への浸

透度と放射性壊変、半減期の長い放射性核種の垂直方向の移動、そして雪による遮蔽によっても

影響を受ける。 
放射線被曝は環境の変化や擾乱によっても影響される。外部被曝モデルにおいてはこの点は、

局在係数を用いることで考慮される。局在係数LFiは、ある居住地の地点 iにおける空間線量率と、

放置地の上の空間線量率との比として定義される[5.11]。放射線場における人間行動は居住係数

OFikとして記述され、これは評価対象集落の k 番目の集団内の一人一人が、 i 番目の地点で過ご

した時間の割合を示す。実効外部被曝線量を推定するのに必要な 3種類目のデータは変換係数CFik

であり、これによって測定値（大気中の吸収線量）を健康影響に直接関係づけることができるパ

ラメータ、即ち k 番目の集団に属する i 番目の地点にいた場合に対する実効線量、に転換する。 
これらに基づいて、k 番目の集団の代表的な人々に対する実効外部線量率 Ekを見積もるための

確定的モデルが図 5.2 のように表される。 
 
 

 
図5.2.:  ｋ番目の集団に該当する人が受ける外部被ばく算定モデル。[文献 5.9より引用]【各記号の

説明は本文を参照。D(t):障害物のない放置地（undisturbed soil: 自然に放置した土地）の表面から高

さ１メートルの空間線量率（事故直後を除けば、主に地面からの放射線量）、LFi(t) ：局在係数（i
番目の場所の線量率とD(t)の基準となる場所の線量率の比）、CFik：k番目の集団に属する人がi番目

の地点にいた場合の線量変換係数（空間線量率Gy/hを被曝線量率Sv/hに変換する係数で服等で異な

る）、OFik：k番目の集団に属する人がi番目の地点にいた時間割合。なお、我が国の原子力安全委員

会は単純に全ての人間に対し室内16時間、屋外8時間で計算している。】 
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5.2.2. 実効外部被曝線量推定のための入力データ 

 

上記に示されているパラメータの数値はチェルノブイリ事故後に最も汚染された地域での長期

にわたる線量計を用いた調査によって得られた。 
 

5.2.2.1. 障害物のない放置地での外部ガンマ線線量率の動態 

事故直後、外部ガンマ線被曝率は相対的に高く、多くの短寿命放射性核種からの関与が大きか

った。したがって、チェルノブイリ原子力発電所の敷地外の芝生及び牧草地上での初期の線量率

は、37 kBq/m2(1 Ci/km2)程度に汚染された地域での 3〜10 マイクロ・グレイ/時【μGy/h】から、

より高汚染レベルだったチェルノブイリ立入禁止地域（CEZ）内での 10000μGy/h までの幅を示

した。そして被曝線量率はその後急速に減少した。これは、図 5.3 に示されている通り、短寿命

の放射性核種の放射性壊変【による減衰】のためである。 
 
 

 

図5.3.:  各地の放置地（undisturbed soil: 自然に放置した土地）で測定したチェルノブイリ事故後の

空間線量率の時間変化。[文献 5.12より引用]【青印は30km圏立入禁止区域（CEZ）の北西地域、赤

印（＝高めの値）はCEZの南方地域、黒印（低めの値）は100km以上離れた地域。縦軸の単位は nGy/h
だが、実際には137Csの沈着量で規格化して、1 kBq/m2に対する放射線量が求められているので、実

質的な単位は[nGy m2/kBq h]となる。縦軸も横軸も対数表示。約300日を境に一致が見られるのは、

寿命の短い核種の影響が無視出来るようになるため。】 
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放射種降下物の組成が場所によって異なるため[5.8, 5.13, 5.14]、線量率全体に占める短寿命核種

の関与の程度には大きな違いがある。チェルノブイリ立入禁止地域では、132Te（テルル 132）＋132I
【ヨウ素 132】、131I【ヨウ素 131】、及び 140Ba【バリウム 140】＋140La【ランタン 140】が最初の 1
ヶ月間のほとんどを占め、続いての半年は 95Zr【ジルコニウム 95】＋95Nb【ニオブ 95】が主要な

核種となり、そのあとは 137Cs 及び 134Cs【セシウム 134】が主要な核種となる（図 5.4 参照）。こ

れとは対照的に、遠隔地では放射性ヨウ素が最初の 1 か月間の主要な核種となり、続いて 103Ru【ル

テニウム 103】及び 106Ru【ルテニウム 106】がある程度寄与しつつも、137Cs と 134Cs とが主要な核

種となった（図 5.5）。【そして全体としては】1987 年以降の空間線量率の 90％以上が、長寿命核

種である 137Cs と 134Cs のガンマ放射線からのものであった。このように、沈着した放射性核種の

組成が、事故後の初期段階での対象集団の外部被曝の主要な決定要因であった。沈着した放射能

の核種組成に基づいて算定された大気中ガンマ線被曝線量率の推移（の 90%信頼間隔）を図 5.6
に示すが、これは沈着が始まってから最初の 1 か月間の実測値とよく一致する。 
 
 

 
図5.4.:  チェルノブイリ事故後の1年間のガンマ線【沈着した放射性核種による地上1mでの線量率】

による外部被ばく線量の放射性物質ごとの相対寄与率（％）。（チェルノブイリ30km圏立入禁止区域

（CEZ）内の北西地域）。[文献 5.12より引用]【縦軸が均等目盛りに対して、横軸が対数表示である

事に注意。】 
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図5.5.:  図5.4と同様。チェルノブイリ原発から100km以上離れた地域について。[文献 5.12より引

用] 
 
 

 
図5.6.:  ロシアのブリャンスク州とトゥーラ州（Tula）の数ヶ所の地点での事故後一ヶ月間の空間

線量率の変化（1986年5月10日の値に規格化）。記号は測定値、実線は核種の組成を考慮した計算値

を表す。[文献 5.7より引用]【横軸は事故からの日数で、均等目盛りに戻っていることに注意。実

線は、データから得られる減衰曲線の平均と測定点の5～95%がこの２つの線内に入るような線。】 
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図5.7.:  137Csが地面に染み込む事によるガンマ線量率の減衰の評価。放置地（undisturbed soil: 自然

に放置した土地）で測定されたガンマ線量率と土壌表面の面線源が半減期で減衰する場合の線量率

との比。[文献 5.7より引用]【左側の白四角（15年までの値）は、ロシア、ブリャンスク州（Bryansk、
州都のブリャンスク市は原発の北東150km）での測定値。長期的動向を示すため米国北西部のネバ

ダ核実験場から採取されたセシウム（右端から２つめ）の測定値と、ドイツのババリアから採取さ

れた放射性降灰（右端）を加えてある。誤差表示（エラーバー）は、95％値と5％値。コンクリー

トのような硬い表面での減衰は半減期30年に従うが、放置地に降り積もった放射性セシウムの場合、

地面の中に染み込む事により、空中放射線に寄与するセシウムが減って、結果的にセシウムの半減

期よりも早いペースで線量率が少なくなる。】 
 
 

放射性核種の土壌への移動がガンマ線被曝線量率に及ぼす影響を確定するのに、ドイツ（バイ

エルン）、ロシア、スウェーデン、及びウクライナの汚染地域で 1986-1999 年に採取された 400 を

超える土壌試料がガンマ線分光法で分析された[5.7, 5.8, 5.15]。この分析にはまた、ネバダ実験場

の核実験に起因する汚染を受けた米国北東地域のいくつかの場所、及び全球での放射性降下物に

よって汚染されたバイエルン（ドイツ）での、土壌中の 137Cs の分布に関するデータも使用されて

いる。後者の 2 つのデータは放射性物質の沈着後 20 から 30 年たったのちの測定であるから、こ

れらによってチェルノブイリ事故後の放射性物質沈着の長期予測が可能になる。これらの測定場

所は、代表的参照地点（すなわち木や人工物で遮蔽されておらず、人為的撹乱のない放置地）と

なるよう配慮された。 
事故後の 2、3 年で、上記のような参照地点でも線量率は初期水準と比べて 100 分の 1 ないしそ

れ以下に減少した（図 5.3 参照）。この期間の線量率は主に放射性セシウムで決まっていた（すな
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わち 137Cs（半減期 30 年）及び 134Cs（半減期 2.1 年）のガンマ線が放射線の主体であり、事故後

10 年以上たつと、主に長寿命の 137Cs が線量率を決定していた）。過去 17 年間の長期調査によれ

ば、外部ガンマ線被曝率の減少は、放射性壊変のみによる場合よりも速かった。Golikov 他[5.7]
及び Likhatarev 他[5.8]は、図 5.7 に示されているような参照関数、即ち、1.5-2.5 年の生態学的半減

期で減少する核種が 40-50%を構成し、40-50 年の生態学的半減期で減少する核種が残りの 50-60%
を構成するような参照関数を算出した。後者の長い半減期はやや不確実であるが、これは 137Cs
の放射性壊変と土壌深部へのゆっくりとした移動との双方を考慮した 17-19 年という実効半減期

に照応するものである。 
 

5.2.2.2. 人間活動がある地域での外部ガンマ線線量率の動態 

都市及び農村地域の居住地区の放射線場は、沈着した放射性物質からの人々への外部被曝線量

の計算の基準点として用いられる参照地点、即ち遮蔽のない放置地とは大きく異なる特徴をもつ。

こうした違いは、沈着、流出、風化及び遮蔽の結果として放射線源の分布がいろいろ変化するこ

とから生じる。このような効果は全て「局在係数」という用語で集約できる。 
典型的な西ヨーロッパの建物における局在係数は具体的に見積もりがなされている[5.11, 5.17, 

5.18]。ドイツ及びスウェーデンで行なわれたガンマ線分光分析[5.19-5.22]によって、都市環境にお

ける局在係数と、そのチェルノブイリ事故後数年間にわたる経年変化を確定することができた。

これらの調査には、事故直後から開始されたという利点と特徴があり、それに比べて、ベラルー

シ、ロシア及びウクライナの汚染地域での局在係数の体系的調査は事故後 2 から 3 年目にようや

く着手された。遅れて開始された調査の一つであるノヴォズィブコフ（ロシアのブリャンスク地

方にある）での調査結果は図 3.12（第 3 章）に示されている。 
 

5.2.2.3. 放射線場での人々の行動 

もし k 番目の集団の人々が i 番目の種類の場所にとどまる頻度が分かれば、異なる社会集団の

行動が被曝レベルに及ぼす影響をも考慮できる。アンケート調査への解答を基に、異なる集団グ

ループの構成員が、様々な場所（屋内、街路または庭などの屋外）で過ごした時間が算定された。

収集されたデータには年齢、性別、職業、住居に関する情報、なども含まれていた。結果の一例

が表 5.3 に示されている。ここにはベラルーシ、ロシア、及びウクライナの地方に住む人々の異

なるグループの夏季の居住係数が示されている[5.15]。 
 

表 5.3. ロシア連邦、ベラルーシ、ウクライナの農村地域の夏期における居住係数の値 a[5.15] 
場所 屋内労働者 屋外労働者 年金受給者 学童 就学前児童 

屋内 0.65/0.77/0.56 0.50/0.40/0.46 0.56/0.44/0.54 0.57/0.44/0.75 0.64/—/0.81 

屋外（居住域） 0.32/0.19/0.40 0.27/0.25/0.29 0.40/0.42/0.41 0.39/0.45/0.21 0.36/—/0.19 

居住域外 0.03/0.04/0.04 0.23/0.35/0.25 0.04/0.14/0.05 0.04/0.11/0.04 0/—/0 

a 数字は順にロシア連邦／ベラルーシ／ウクライナのデータに対応[5.15] 
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5.2.2.4. 単位ガンマ線による空間線量あたりの実効線量 

ガンマ線空間線量率を、人口（年齢）集団 k の構成員への実効線量率に変換する転換係数 CFk

について、その平均値が人体模型実験[5.15]及びモンテカルロ法[5.23]を用いて 3 つの年齢集団に

対して計算されており、成人で 0.75 Sv/Gy【シーベルト/グレイ】、就学児童（7-17 歳）で 0.80 Sv/Gy、
就学前児童（0-7 歳）で 0.90 Sv/Gy であった。実効被曝線量の計算にあたっては、場所や事故後の

経過時間に左右されない転換係数 CFkが用いられた。 
 

5.2.3. 結果 

5.2.3.1. 外部実効被曝線量の動態 

上述したように（図 5.4 及び 5.5 参照）、放射性降下物の沈着直後は、ガンマ放射線場はほとん

ど短寿命放射性核種からの放出によって占められていた。場所によって沈着した放射性核種の構

成は大きく異なっており、この構成が住民の事故後初期の外部被曝を決定する主要因であった。 
中間期のもう一つの関連パラメータは局在係数の時間依存性である。これはこの期間に放射性

核種が比較的速く移動するためである。様々な都市で地表の 137Cs 由来のガンマ線の線量率は、沈

着後初期の数年で、半減期 1〜2 年の指数関数的な減少を示した（図 3.12 参照）。そして沈着後 5
〜7 年後で、線量率の時間変化は安定した。これは短寿命放射性核種の壊変と土壌内へのセシウ

ム放射性核種の固定によるものであった。 
 
 

 
図5.8.:  ロシア、ブリャンスク州（Bryansk、州都のブリャンスク市は原発の北東150km）の都市部

での外部実効線量率と積算外部実効線量の予測計算。[文献 5.7より引用]【137Csの土壌濃度が

106Bq/m2（高汚染）の場合の予測値を対数表示で示した。縦軸の単位は外部被曝線量率が10-6 Sv/h
で、積算外部被曝線量が10-3 Sv。縦軸だけでなく横軸（年）も対数表示である事に注意。】 
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事故後初期数年の測定と評価では、外部被曝線量率は、主に短寿命放射性核種の放射性壊変に

よって、およそ 30 分の 1 に減少した（図 5.8 参照）。続く 10 年間では、外部被曝線量率は、134Cs
及び 137Cs の放射性壊変と放射性セシウムの土壌中への移動によって減少した。それ以降の外部被

曝線量率は主に 137Cs によるものである。長期的には放射性セシウムは土壌中の鉱物に固着し、そ

の結果、土壌深層への移動は遅くなるので、外部被曝線量率の減少は緩やかになる。このような

測定を基にして、事故後 70 年間の外部被曝累積線量のうち、約 30％が事故後 1 年間、70％が事

故後 15 年間に累積すると推定される（図 5.8 参照）[5.7]。 
 

5.2.3.2. 熱蛍光線量計による個人の外部被曝線量の測定 

チェルノブイリ事故以前は、個人の外部被曝線量の測定は通常職業上の被曝に対してのみ実施

されていた。チェルノブイリ事故後は、一般住民個人の外部被曝線量の測定も行われた。その際

には、ベラルーシ、ロシア、ウクライナの、高濃度汚染地域の住民に対して熱蛍光線量計が配布

された[5.24-5.28]。住民は春から夏のおよそ１か月にわたって熱蛍光線量計を身につけた。そうし

た測定結果の例が、農村地域と都会について図 5.9 と 5.10 にそれぞれ示されている。これによる

と、都市居住者は、同程度の放射能汚染レベルの農村地域居住者と比べて被曝線量が 2 分の 1 か

ら 3 分の 2 程度と低かった。この差は、都会の建物の遮蔽性が高い事と、職業習慣が異なること

によって生じる。 
 

 
図5.9.:  放射性物質の沈着後、ベプリン村（Veprin）とスミヤルチ村（Sumyalch）（ロシア、ブリャ

ンスク州）の木造家屋に住む住民の月間平均実効線量の変化。測定は熱蛍光線量計による。[文献 
5.28より引用]【縦軸は月間被曝線量で、単位は10-6 Sv、横軸は事故後の年数。】 
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図5.10.:  ロシア、ブリャンスク州ノボジブコフ市（Novozybkov）の屋内労働者の月間実効線量の

変化。誤差は測定結果の95%信頼区間【標準偏差の2倍】を表す。測定は熱蛍光線量計による。  [文
献 5.28より引用] 【木造（wooden）レンガ造り（brick）の２種の家屋。単位は10-6 Sv。】 
 
 

 

図5.11.:  ロシア、ブリャンスク州の４つの村（Vnukovichi・Veprin・Kozhany・Smyalch）で1993年
に熱蛍光線量計を用いて測定した個人の月間実効線量の相対頻度分布。縦軸は相対的な頻度（%）

を示し、横軸は個人の値を各村ごとに村平均値（単純平均）で割った比率【だから単位は無次元】。

実線はこれら測定値に基づいたモデル曲線。[文献 5.7より引用]【モデル曲線とは今の場合、ある

種のランダム分布を仮定して出て来る曲線。上記各村をそれぞれ三角・四角・ダイヤ・丸で示して

ある。】 
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外部照射の観点からの決定グループ【被曝の一番多い人々】は、職業上の理由や習慣としてか

なりの時間を人の手が入っていない放置地、森林や牧草地といった屋外で過ごす人や、ほとんど

遮蔽効果のない家屋に住む住民である。現時点では、どんな決定グループの平均外部被曝線量も、

同地域の居住者の平均被曝線量の 2 倍以内であり、森林生活者（1.7 倍）、羊飼い（1.6 倍）、及び

木造平屋の家屋に住む農業者（1.3 倍）などが典型的な決定グループである[5.9, 5.15]。 
居住者の測定結果の分析によれば、個々人の被曝線量は対数正規分布関数で表すことができる

[5.7]。1993 年に行われたブリャンスク地方の 4 つの村で実施された個人の熱蛍光線量計による測

定の結果（565 人の測定）を用いた、複数のモデル計算の比較を図 5.11 に示す。村落全体の平均

値と個人の外部被曝線量の比の分布は、どの村でもほぼ同一である。これらの結果からして、標

準偏差約 1.5（これは主に個々人の被曝線量の確率的変動に起因する）の対数正規分布が、チェル

ノブイリ事故の影響を受けた農村地域での典型的な外部被曝線量の分布とみなしてよいであろう。 
 

5.2.3.3. 外部被曝のレベル 

さまざまな対象集団の実際の外部被曝レベルとその群間差を示すため、表 5.4 にロシアとウク

ライナの地方と都市住民に対する異なる期間中の平均外部実効線量の計算値を表す。表 5.5 は同

一居住形態の集団全体の平均外部実効線量と、集団内の異なったグループの平均線量の比を示し

ている。ある対象住民における外部被曝線量の評価にあたって、異なる観察期間の被曝線量の計

算は、このようなモデルを基に行われた。 
現在時点の 137Cs の土壌沈着レベルが 700 kBq/m2（20 Ci/km2）程度の場合の農村地域住民の平均

年間被曝線量は、今のところ 0.9 mSv である。しかし決定グループでは、被曝線量は平常時の一

般住民の年間線量限度 1mSv を越えている。1986 年に生まれてチェルノブイリ事故後も汚染地域

に住み続けた住民では、現在までの外部被曝線量の累積は生涯（70 年）総被曝線量の 70-75%に相

当する。 
 

表 5.4. チェルノブイリ汚染の中間ゾーン（100〜1000km 圏）における成人に対する規格化された平均外部実

効線量【137Cs に関する値、単位は mSv・kBq–1・m2】 
 地域 137CsのE/σ137

a  (mSv・kBq–1・m2) 

  1986 1987–1995 1996–2005 2006–2056 1986–2056 

ロシア連邦 農村地域 14 25  10  19 68 

[5.7, 5.28] 都市域 9  14  5  9  37 

       

ウクライナ 農村地域 24  36  13  14  88 

[5.8] 都市域 17  25  9  10  61 

a σ137は 1986 年の値 

 

表 5.5. 集落内の異なるグループの平均外部実効線量と集落の平均値に対する割合[5.9] 
住居のタイプ 屋内労働者 屋外労働者 遊牧民、 森

林労働者 

学童 

木造 0.8  1.2  1.7  0.8 

1-2 階レンガ建て 0.7  1.0  1.5  0.9 

多階建て 0.6  0.8  1.3  0.7 
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図5.12.:  チェルノブイリ事故時のフォールアウトによる人の内部被ばくを計算するためのモデル。

[文献 5.9より引用]【各記号の説明は本文を参照。ACrは大気中に浮遊するr番目の放射性物質の放

射能、IRkはｋ番目の集団の呼吸率、DCrkはr番目の放射性物質のｋ番目の集団に対する線量換算係

数、SAfkはf番目の食品に含まれるr番目の放射性核種の比放射能、CRfkは年齢kの集団のf番目の食品

の摂取率、CDrkはr番目の放射性物質のk番目の集団に対する線量換算係数。現代日本では同じ年代

でも食べ物の嗜好は大きく違うが、チェルノブイリ当時のソ連では街さえ決めれば街の中での差が

余り無かったのでこのような簡素化が出来た。外部被曝モデルの図5.2を参照。】 
 

5.3. 内部被曝線量 

 

5.3.1. 内部被曝線量のモデル 

 

内部被曝線量の計算に使用される一般的モデルを図5.12に示す。ここでは人体への放射性核種

の主要な侵入経路である吸入と経口摂取に関して、年齢K の一個人が、放射性核種rが時間依存性

の濃度ACrで混入している空気を平均吸入率IRkで吸入し、放射性核種rが時間依存性の比放射能

SAfrで含まれているfという組み合わせの食品と水を、摂取率CRfkで摂取するものと推定している。 
空気中や食品の放射能濃度のデータに関する説明は前節まで（5.1節と5.2節）にある通りで、以

下のようにまとめられる。食品摂取率のデータは、文献[5.2,5.10]や、被災住民の専門調査のもの

を使用し、線量計算に必要な他のデータは、国際放射線防護委員会 ICRP の刊行物 【Publication】
の年齢別の呼吸率 [5.31]と、年齢別の線量係数 [5.32]のデータを使用している。線量係数は、吸

入と摂取の両方に関するもので、単位量の放射性核種を吸入あるいは摂取した時に、どの程度の

線量になるかを示す数値である。これらの値は預託線量を用いて計算されるが、この預託線量と
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いうのは、成人についてはその後の50年の間、それ以下の若い人については70歳までの間に、個

人が被曝することになる推定総線量である。90Srと239Puを除けば、ほとんどの放射性核種は体内で

の生物学的滞留時間が短いため、預託線量の大部分は、最初の1年間の被曝線量である。他方90Sr
や239Puのようにゆっくりと代謝される核種では、長い年数の間でも実際には預託線量の全量を被

曝する訳ではない。 
内部被曝線量の別の評価法として、人体内に存在する評価対象の放射線核種を直接測定する方

法がある。この方法は、被害が最も大きかった３ヶ国[5.33-5.35]における人間の甲状腺内の131I、
および全身の137Cs（たとえば 文献 [5.10,5.36]）による内部被曝の評価の際に採用された。特に甲

状腺の場合、直接測定だけでは被曝線量を計算するには十分ではないので、体内や各臓器におけ

る放射性核種の過去および将来の濃度を確定するためには、直接測定の情報を、体内取り込みに

関する適切なモデルによって補足する必要がある。 
将来の放射線被曝線量予測には、長寿命核種の体内取り込み量を予測する必要がある。主要放

射性核種である137Csの、環境から人体への長期にわたる移動については、【過去の】広範囲ある

いは局所的放射性フォールアウトの際の経験を利用できる。また、チェルノブイリ事故から十分

な時間が経過したため、チェルノブイリ事故自体の測定結果も、食品や体内における137Cs濃度の

推移を予測するために利用できる。例えば、Likhtarevら [5.10]は、1987年から1997年の間に集め

られた126,000のミルクのサンプルから137Csの放射能の半減期を計算し、その90％が半減期2.9±0.3
年で、残りの10％は半減期15 ± 7.6年で、それぞれ指数関数的に減少することを見いだした。この

【10年という】観察期間は、137Csの30年という半減期と比較して短いため、後者の半減期の値は

確実性に乏しい。しかしこれらのデータはロシアで得られたデータ[5.37,5.38]ともおおむね一致し

ている。 
 

5.3.2. 内部被曝線量評価に用いるモニタリングデータ 

 

チェルノブイリ事故に関する人体の内部被曝のモニタリングの特徴として、人体や臓器（主に

甲状腺）の放射性核種の含有量の全身計測が広範囲に実施されたことが挙げられる。全身計測は、

食品、飲料水や環境その他の定期的な測定と併せて実施された。こうした多様なモニタリングデ

ータを組み合わせることで、内部被曝線量を再構築する際の精度を大幅に高めることが可能にな

った。 
空気中からの吸入による内部被曝線量の評価には、前節で述べたような大気中濃度の測定が用

いられた。このうち最も重要だったのは、大気中の放射性核種の濃度が相対的に高かった、事故

直後の数日間の線量の評価である。それ以後に吸入由来の被曝線量の評価が必要になったのは、

プルトニウムのように、食物連鎖中には入り込みにくい核種が、再度空気中に混入し内部被曝線

量に関連した場合に限られた。 
食品や飲料水とともに摂取された放射性核種の量は、ヨーロッパ全体や特に汚染度が最も高か

った3カ国（ベラルーシ、ロシア、およびウクライナ）での131I、134, 137Cs、および90Srの多数の測定

結果から算定された。131Iや134,137Csのガンマ線スペクトル計測と、90Srの放射化学的分析が主要な
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計測法だったが、試料中の様々な核種を検出するために、ベータ線のスペクトル計測を採用した

検査室もあった。核種の組成が既知の場合は、ベータ線放射能の全量測定も用いられた。未加工

の畜産物（ミルク、肉など）中の137Csの測定は、いずれの計測でも実施された。被曝線量予測に

あたって、1986年以降実施されてきた数百万にのぼるこうした計測のデータが利用できる。食品

中の放射性核種の計測の包括的なデータは、地上環境に関する章【３章と４章】に記してある。 
水溶性の放射性核種（主に131I、134,137Cs、および90Sr）の飲料水中の濃度は、1986年に地表水源

と地下水源の両者で測定された（3.5節参照）。それ以後については、飲料水中の放射能濃度は相

対的に低いレベルまで低下し、内部被曝への寄与は、食品摂取に由来するものと比べると大抵は

無視できる程度だった。 
1986年の5月から6月に、放射性核種の沈着が多かった地域の住民を対象に、甲状腺内の131Iの計

測が行われた。被害がもっとも大きかった3カ国では合計300,000以上実施され、他のヨーロッパ

諸国でも相当な数が実施され、特に小児や若者に重点が置かれた。こうした大規模測定のデータ

は、注意深く較正された上で、甲状被曝線量の再構築の際に、中心的なデータとなった。 
ヨーロッパの様々な国で1986年以降数多く実施された全身計測の多くは、134,137Csの測定を目的

としたものであった。計測数は100万を超えたが、その多くは被害が最も大きかった3カ国で実施

された。測定データは、放射性核種の摂取に関するモデルの検証や、被爆防護策の有効性の評価

のために幅広く利用された。ベラルーシ、ロシアおよびウクライナの最も汚染された地域では、

放射線防護上のみならず、疫学調査の一環として、被曝線量をより正確に推定する必要があり、

その為にこれら全身計測のデータが用いられた。 
90Srおよびプルトニウムといった核種は、ガンマ線を放出しないため全身計測器での検出に適さ

ないので、排泄物のサンプルと、更に1990年以後は死体解剖で採取されたサンプルで計測された。
90Sr/ 90Y含有量の測定には、人間の骨組織の数百のサンプルが放射化学的方法で分析された。プル

トニウム核種の放射能については、人間の肺、肝臓および骨の数十のサンプルでの測定がなされ

た。 
モニタリングプログラムは、規模を縮小しながらも、放射線防護と環境修復対策の正当性を確

認するため、被害地域において継続されている。 
 

5.3.3 人間の行動による被曝の低減 

 

居住環境や農業食品の除染のために実施された各種対策に加えて、事故後の人間の慣習の変化

も、汚染地域の住民の被曝線量を低減するのに有効であった。事故直後に最も明らかに有効な手

段は、131Iの摂取を減らすためにミルクの摂取をやめることだったろう。しかしその有効性につい

てはきちんと文書化されていないし、３カ国の住民のうちで時宜にかなってこれを奨励されたの

は、被害が大きかった地域の一部だけだった。 
長期的にみると、134.137Csによる汚染が大きいことが判明している食品の消費量を減らすという

手だてが、より有効であったように思われる。これらの食品の典型例として、汚染地域で生産さ

れたミルクや牛肉、あるいは「野生」種の食品、つまり狩猟で採った鳥獣の肉やキノコおよび野
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イチゴ【ベリー】が挙げられる。ただし事故後長い年数を経ると、経済状態の悪化や、野生食品

に対する人々の注意が徐々に低下し、こうした自主規制はあまり遵守されなくなった。 
 

5.3.4. 個人の被曝線量に関する調査結果 

5.3.4.1. 放射性ヨウ素由来の甲状腺被曝線量 

事故の主な影響の一つとして、人の甲状腺の被曝があげられる。ヨウ素の食物連鎖中の移動の

速さにくわえ、131Iの半減期が8日と短く、それ以外の放射性ヨウ素の半減期も短いので、被曝線

量の蓄積は比較的急速におきる。甲状腺被曝線量の重要性は世界各国の専門家に認知されており、

初期の努力はこの臓器に焦点を当てたものとなった。小児および成人が被曝した甲状腺被曝線量

の国家毎の推定平均値が、UNSCEAR[5.2] によって公表されている。1990年代初頭に、チェルノ

ブイリ・フォールアウトで汚染されたベラルーシ、ロシアおよびウクライナの諸地域で生活する

小児や若者の甲状腺癌の罹患率が上昇していることが発見され、それ以来甲状腺被曝線量の評価

に特に注意が払われている。 
放射線疫学的な調査の進捗とともに、甲状腺被曝線量の主要規定因子と算定方法は、1990年代

には報告され [5.33-5.35]、文献 [5.1] に要約されている。しかし最近になっても、この分野での

重要な業績がみられる[5.43-5.45]。内部被曝線量算定の一般的なアプローチは、文献 [5.46]で詳述

されている。 
チェルノブイリの被害住民の甲状腺被曝線量の算定方法は、米国やEUの専門家の参画のもと、

ベラルーシ、ロシア、およびウクライナで、同時平行して整備された。３ヶ国の方法論には、多

くの共通点があるものの、いくつかの重大な違いもあり、このために本来望まれるそれらの統合

が困難になっている。まず、３ヶ国すべてで、質に違いはあるものの、131Iの甲状腺計測の数万の

結果が利用可能であり、それが甲状腺被曝線量算定の基礎データとして用いられている。ロシア

では、これに加えて、ミルク中の131Iのデータも用いられた。人体および環境中の131Iの計測結果を

用いて算定されたこの被曝線量は、控えめな推定値というより実際の値に近い。 
一つの集落あるいは近隣しあう集落群において年齢層がいくつか設定され、これが平均的な甲

状腺被曝線量推定の集団単位として用いられていることも、共通点の一つである。ある集落にお

いて、人体および環境中の131Iの直接計測の結果が数多く利用可能な場合、それが線量算定に用い

られる。過去の131Iの測定結果が利用可能でない集落の場合、地域の放射能汚染の指標である137Cs
の土壌沈着量が、線量算定を補助する数値として用いられる。 
これら共通点の一方、環境や人体の131Iの直接計測データがない集落の甲状腺被曝線量の算定方

法は、３ヶ国で大きく異なっている。乾燥した気象条件でほとんどの放射性ヨウ素が沈着【乾性

沈着】したウクライナでは、Likhtarevら[5.45]によって、甲状被曝線量が137Csの土壌沈着量に線形

に依存するモデルが作成された。放射性ヨウ素の乾性沈着および湿性沈着【降雨による沈着】の

両方が起こったベラルーシでは、甲状被曝線量は137Csの土壌沈着量と非線形的に依存するという

半経験的モデルが、Gavrilinら[5.35]によって作成され、広く用いられた。最近出版された別の論

文では、同じこの問題を扱うにあたって、放射性ヨウ素の環境中の移動に関する放射線生態学的

な包括モデルを作成しており、甲状腺被曝線量の算定にこれを適用することにも成功している



187 

 

[5.44]。放射性ヨウ素の沈着の殆どが湿性沈着だったロシアでは、37kBq/m2を越える137Cs沈着量に

対して131Iのミルク中の濃度や甲状腺被曝線量が線形的に依存するという半経験的なモデルが作

成され[5.43]、用いられた[5.47]。このように使われた算定に違いはあるものの、低濃度汚染地域

を除けば、算定内容には妥当な整合性がある[5.3]。 
チェルノブイリ事故に由来する甲状腺被曝線量は、4つの要素からなる：すなわち、(a) 131I摂取

による内部被曝線量、(b)短寿命核種(132I, 133Iおよび135I)摂取による内部被曝線量、(c) 地表に沈着

した放射性核種からの外部被曝線量、(d) 134Csや137Csのような長寿命核種の摂取による内部被曝線

量である。 
チェルノブイリ被害地域のほとんどの住民にとって、131Iの摂取に起因する内部被曝線量がこれ

までのところ最も重要であり、関心のほとんどはここに向けられてきた。131Iによる被曝線量の主

体は牛乳の摂取であり、一部緑色野菜の摂取による。一般に小児は成人に比べて被曝線量がかな

り高かった。甲状腺が小さいにも関わらず、小児の牛乳の摂取量は成人とほぼ同じだったからで

ある。 
一集落の住民の平均甲状腺被曝線量と年齢、性別の関係を図5.13[5.48]に示す。これは1986年5

月にウクライナで実施された延べ60,000回の甲状腺内131Iの計測結果である。小児の平均甲状腺被

曝線量は、同じ農村集落あるいは都市集落に暮らす若年成人（19〜30歳）と比較して約7倍大きい。

この比率は、青年期で部分的に逸脱はあるものの、年齢とともに指数関数的に減少する。この年

齢依存性の減少傾向には明らかな性差はみられない。ベラルーシおよびロシアの甲状腺内131Iの計

測からも、同様のパターンが明らかになっている[5.34,5.35]。 
汚染地域で生活する農村住民は、都市住民と比較して、地元の農産物への依存度が高いため、

汚染されたミルクや乳製品の摂取が主因の甲状腺被曝線量は、農村住民では都市住民よりも約2
倍高かった。 
 
 

 
図5.13.:  居住区内住民の男女別甲状腺被曝の年齢依存性。大人の平均被曝線量を1に規格化した。

[文献 5.48より引用] 【甲状腺被曝に関しては多くの異なるデータや議論があり、ここに出したの

はその一例。】 
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甲状腺被曝線量は主に131Iの摂取で規定されるが、短寿命核種（132I, 133Iおよび135I）による内部被

曝も考慮する必要がある。一般公衆のなかで甲状腺被曝線量中の短寿命核種の割合が最大だった

のは、プリピャチの住民と推測されている。この住民集団は、事故の約1.5日後には避難させられ

たので、放射性ヨウ素による被曝が事故直後の吸入によるものに限られたからである。プリピャ

チからの避難住民65名に実施された甲状腺および肺の直接スペクトル計測によって、短寿命核種

の甲状腺被曝線量への寄与度が、甲状腺のヨウ素取り込みをブロックするための安定化ヨード剤

を服用しなかった人の場合で20%であり、事故後すぐにヨウ化カリウムの錠剤を服用した人の場

合には50%以上であることが判明している[5.49]。しかしいずれにせよ、プリピャチからの避難住

民の甲状腺の総被曝線量は、汚染食品を摂取した住民と比較して、相対的に小さいものであった。 
汚染地域に住み続けた住民の場合、甲状腺被曝線量のうち短寿命核種に由来するものの割合は

小さかった。甲状腺被曝のほとんどは、汚染されたミルクやその他の食品に由来したのだが、食

物連鎖の中を放射性ヨウ素が移動し人間に摂取されるまでの間に、短寿命の放射性ヨウ素は放射

性壊変するため、短寿命放射性ヨウ素の寄与は、131Iによる甲状腺被曝線量の、1％程度と推測さ

れている。 
チェルノブイリ事故後の放射線によって最も被害を受けたウクライナ北部地域（すなわち、キ

エフ、ZhytomyrおよびChernigov地域）における、個人毎の甲状腺被曝線量の分布を表5.6に示す

[5.45]。この表に示された線量分布は、およそ100,000人の甲状腺の計測結果に基づくものである。

集団内の甲状腺被曝線量の分布範囲は広く、0.2Gy以下から10Gy以上にまで及ぶ。10Gy以上の線

量集団には、乳幼児の1%が含まれるが、5〜9歳児は0.1%未満、青年層では0.01%未満である（図

5.13参照）。表5.6の全年齢層、特に低い年齢層において、一時的甲状腺機能障害や甲状腺癌の発

生例がみられたことからみても、この被曝線量はかなり高レベルだったといえる。 
 
 

表 5.6. 甲状腺のヨウ素 131 測定に基づく、ウクライナのキエフ、ジトーミルとチェルニゴフ地域の子供や若

者の甲状腺被曝線量の分布[5.45] 
カテゴリと年齢層 測定回数 下記の甲状腺線量に該当する子供の比率 

  0.2 Gy以下 0.2〜1 Gy 1〜5 Gy 5〜10 Gy 10 Gy 超 

避難していない居住地 
農村地域       

1-4 歳 9119 40 % 43 % 15 % 1.7 % 0.9 % 

5-9 歳 13460 62 % 31 % 6.5 % 0.44 % 0.07 % 

10-18 歳 26904 73 % 23 % 3.7 % 0.16 % <0.01 % 

都市域       

1-4 歳 5147 58 % 33 % 7.5 % 1.0 % 0.7 % 

5-9 歳 11421 82 % 15 % 2.6 % 0.23 % 0.04 % 

10-18 歳 24442 91 % 7.7 % 1.4 % 0.12 % <0.01 % 

 
避難済みの居住地 

1-4 歳 1475 30 % 45 % 22 % 2.7 % 1.0 % 

5-9 歳 2432 55 % 36 % 8.4 % 0.6 % 0.08 % 

10-18 歳 4732 73 % 23 % 3.6 % 0.13 % 0.02 % 
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表 5.7. チェルノブイリ汚染の中間ゾーン（100〜1000km 圏）にある農村地域の成人の内部被曝の平均実効線

量の再構成と予測値【137Cs に関する値、単位は mSv・kBq–1・m2】 
 土壌の種類 137CsのE/σ137

a  
(mSv・kBq–1・m2) 

  1986 1987–1995 1996–2005 2006–2056 1986–2056 
ロシア連邦 
[5.9] 

ポドゾル風砂質

土 

90 60 12 16 180 

 大陸型黒土 10 5 1 1 17 

       

ウクライナ 泥炭土 19 167 32 31 249 
[5.10, 5.15] 砂質土 19 28 5 5 57 
 粘土 19 17 3 3 42 
 大陸型黒土 19 6 1 1 27 
a σ137は 1986 年の値 

 
 

ベラルーシおよびロシアにおいても、同様のデータがある[5.35,5.47]。個人の甲状腺被曝線量の

算定の詳細に関しては、健康影響に関するチェルノブイリ・フォーラム報告書【WHOから出版さ

れている】の線量測定に関する節のなかで説明されている。 
全般的にみると、1986年の春にベラルーシ、ロシアおよびウクライナの汚染地域で生活してい

た住民の甲状腺被曝線量を算定するのに十分な方法論がこれまでに考案され公表されてきたと言

える。これら個人および集団の推定線量は、甲状腺疾患の発症予測および放射線疫学的研究を目

的として、科学研究者や国の健康関連専門家が幅広く利用している。 
 

5.3.4.2. 地域経路からの長期的な内部被曝 

1986年に放射能汚染された地域の住民は、137Csや、より少ない量ではあるが、90Srを含有する地

元産の食品を摂取することによる内部被曝に未だに曝されている。その一方、モデルによる推定

や人体の直接計測からみて[5.39]、プルトニウム核種や241Amの吸入による人体被曝への関与は重

大なものではない。 
過去から現在の実効内部被曝線量を算定し、将来の追加線量を定量的に予測するための、包括

的な線量変換パラメータがこれまでに考案されてきた。実験データおよびロシアやウクライナで

作成されたモデルに基づいた、中距離(事故原発からの距離が100 kmから1000 km)の汚染ゾーンに

位置する農村集落の成人住民に関する算定例を、表5.7に示す [5.9, 5.10,5.15]。この表には各期間

ごとに、平均内部被曝線量（E）と1986年に集落に沈着した137Csの量（δ137）との比の値（μSv・
kBq-1・m2）が、土壌タイプ別に示してある。 
一連の試験的な全身計測と、それに関連して行われた年毎の内部被曝線量計算を通じて、セシ

ウム核種を含有する食品の摂取に起因する、小児の長期的な内部被曝線量は、成人および若年者

のそれより小さく、3分の2から9割程度であることがわかった(たとえば、文献 [5.51, 5.52]を参照)。 
農村集落の住民の平均内部被曝線量は、土壌の特性に応じて大きく異なっていた。この点を明

らかにするために、土壌を3つの主要タイプに分類する。すなわち、(a)大陸型黒土またはチェルノ
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ゼウム土、(b) ポドゾル土（ポドゾル風砂質土とポドゾル風ローム土の両者）、および(c)泥炭泥

土あるいは泥炭土である【土壌の説明は３章を参照】。137Csは、環境中での分布や移動特性のた

め、泥炭系土壌の地域では内部線量が外部線量を上回る一方、砂質土壌の地域では内部被曝と外

部被曝の割合は同等で、大陸型黒土主体の地域では内部被曝の割合は総線量の10%を超えない。

一方、多くの報告を総合すると、このような自然条件に関わらず、内部被曝線量中の90Srの寄与の

割合は通常5%以下である。 
ロシアとウクライナではそれぞれのデータから別個に被曝量算定のための規定因子が導き出さ

れたが、これらの因子は、一部の土壌や時期では大きく異なるものとなった（表5.7参照）。この

乖離の一部は、チェルノブイリ事故の被害地域の場所によって気象条件が異なっていたこと（ウ

クライナにおいては乾性沈着が主で、ロシアでは湿性沈着が主であった）、および食習慣が異な

っていたことによって説明可能である。 
表5.7に示した国・土壌タイプ別係数と（1986年当時の）土壌への137Csの平均沈着量とをかけ算

すれば、放射性ヨウ素を含まない137Csと134Cs由来の（ロシアの場合は、さらに90Srおよび89Sr由来

の）放射線に起因する内部実効被曝線量が推定できる。この推定値は内部被曝の軽減策が実施さ

れないと仮定した場合のものである。大きく見ると、農村住民の内部被曝線量を左右する最大の

要因は、土壌の種類と137Csの沈着量である。 
町や都市では、内部被曝線量は周辺地域で生産される食品の放射能汚染による影響も受けた。

とはいっても非汚染地域からの食品の輸入によって、放射性核種の摂取はかなり低減されたこと

もあり、都市の住民の一般的内部被曝線量は、同程度の放射能汚染であった農村集落住民の1/2か
ら1/3であった。 
内部被曝に関しては、危険集団【高リスク集団】は集落平均値の約3倍だった。137Csによる内部

被曝が最大となったのは、地元で生産された畜産物（たとえば、ミルク、乳製品など）と自然食

品（たとえばキノコ、湖の魚、野いちご【ベリー】など）との両方を、平均以上に摂取した成人

である。 
現在では、汚染レベルが低かった（137Csで0.04 MBq/m2未満）地域の住民は、地元産の食品の摂

取によって、大陸型黒土の地域では最大0.004 mSv/年 、砂質土の地域では最大0.04 mSv/年、そし

て泥炭土の地域の村では最大約0.1 mSv/年を被曝する。2002年から2056年までの期間に浴びる内部

被曝線量の追加分は、大陸型黒土の地域で0.1mSv、砂質土の地域で0.7mSv、そして泥炭土の地域

の村ではおよそ1〜2mSVである。 
場所ごとの線量計算データを個別に並べるかわりに、農村地域および都市地域の成人の平均実

効線量は、土壌の137Cs沈着量と主要土壌のタイプとの関数として決定される。そうしたデータを

表5.8および5.9に示す。ここでは1986年の137Csの土壌への沈着量を0.04- 0.6 MBq/m2 (1〜15Ci/km2)
と0.6MBq/m2以上（すなわち0.6 - 4MBq/m2 あるいは15 - 100 Ci/km2）とに区別した。この 0.04 
MBq/m2という数字は、「非汚染」地域と「汚染」地域とを区別する慣例的な境界値とみなされて

いる。137Csで 0.6MBq/m2以上汚染された地域では、行政の介入による対応策（つまり、農業の制

限、除染措置、地元で収穫された自然食品（森のキノコ、木の実、湖の魚など）の消費制限の勧

告）が必要となった。 
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表 5.8. 1986 年に 0.04 MBq/m2（1 Ci/km2）以上のセシウム 137 の土壌への沈着があった地域に住む成人の過

去（1986–2000 年）と未来（2001–2056 年）におけるチェルノブイリ事故由来の内部被曝実効線量【単位 mSv】

[5.53] 

居住域 土壌のセシウム 137
沈着密度 

土壌の種類／期間 

  大陸型黒土 ポドゾル土 泥炭土 
  1986-2000  

(mSv) 
2001-2056  

(mSv) 
1986-2000  

(mSv) 
2001-2056  

(mSv) 
1986-2000  

(mSv) 
2001-2056  

(mSv) 
農村地域 0.04-0.6 MBq/m2 1-10 0.1-1 3-30 0.5-7 8-100 2-30 
 0.6-4 MBq/m2 — 30-100 7-50 — 
      
都市域 0.04-0.6 MBq/m2 1-8 0.1-0.6 2-20 0.3-5 6-80 1-20 

 
 

表 5.9.  1986 年に 0.04 MBq/m2（1 Ci/km2）以上のセシウム 137 の土壌への沈着があった地域に住む成人のチ

ェルノブイリ事故由来の内部被曝実効線量の年間平均（2001 年）[5.53] 
居住域 土壌のセシウム 137

沈着密度 
土壌の種類 

  大陸型黒土  
(mSv/年) 

ポドゾル土  
(mSv/年) 

泥炭土  
(mSv/年) 

農村地域 0.04-0.6 MBq/m2 0.004-0.06 0.03-0.4 0.1-2 
 0.6-4 MBq/m2 — 0.4-2 — 

     

都市域 0.04-0.6 MBq/m2 0.003-0.04 0.02-0.2 0.1-1 

 
 

定量的測定モデルで計算すると、2001年までに、住民は137Cs、134Cs、90Sr、89Sr由来の生涯内部

被曝線量のうち少なくとも75%をすでに被曝してしまっている（表5.8参照）。そして、今後の年

月（2001-2056）に、残りの25%（つまり、大陸型黒土で1mSv未満、ポドゾル土で7mSvまで、そ

して泥炭土だと30mSvまで）を被曝するだろう。おなじポドゾル土壌地域でも汚染がさらに大き

かったエリアでは、今後の実効線量は最大で50mSvに及ぶと見込まれている。 
表5.9に見られるように、内部被曝線量が、国の安全基準である1mSv/年を超過した地域もいく

つかあった。汚染地域の住民の一部では、野生の食用動植物（キノコ、鳥獣の肉、木の実、魚）

が内部被曝線量の重要な原因となりうる[5.9, 5.15, 5.30]。ロシアのブリャンスク地域における農村

人口の137Cs摂取量の調査によれば、1987年には放射能の全体内摂取量のうち自然食品によるもの

が約20%であったが、1994年〜1999年には、これが80%に上昇した[5.29]。畜農産食品中の放射性

元素の量が著しく減少したため、相対的に野生動植物の摂取による内部被曝線量の割合が徐々に

上昇したからである【4.4節にあるようにセシウムは森林内で循環するので農地に比べてあまり減

らず、それが野生動植物に反映している】。1994年〜1999年には、137Cs摂取量（とそれによる内

部被曝線量）のうち、最大の割合を占めたのはキノコによるもので、木の実、鳥獣の肉、湖の魚

がそれに続いた。 
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同様の傾向がKozhany （ブリャンスク地域）の住民でも見られた。Kozhanyは、高度に汚染され

た湖の湖畔に位置しており、そこでは137Cs摂取量の50〜80%が自然食品由来であった。男性の方

が女性よりも自然食品を多く食べる傾向があり、キノコと魚の消費量の間には正相関があった。

これは多くの住民が、「自然の贈り物」への嗜好を持っていることを示している。1996年の137Cs
に起因する内部被曝線量の年間平均は、男性で1.2mSv、女性で0.7mSvであった。 
 

5.3.4.3 水域経路からの長期的な被曝線量 

水系からの人間の被曝は、飲料水、魚、そして汚染された水源【池や湖や川】からの灌漑水を

用いて育てられた農産物を摂取することから生じる。汚染水源からの水を家畜類の飲料水に用い

たり、それが農地の洪水を引き起こしたりすると、農産物経由の人体被曝にもつながりうる。 
ドニエプル水系【3.5節と4.5節を参照】の中流〜下流域は、1986年にはそれほど深刻な直接の放

射能汚染を受けなかった地域で、そこではチェルノブイリに関連があるとされる被曝の少なから

ぬ部分（10〜20%）が水系を介したものとなっている[5.53]。この分の被曝線量は実際には非常に

低いと推測れるものの、汚染された利水システム由来の水を使用することのリスクが、地元住民

に十分理解されていなかったのは不適当であろう。このため水供給システムの安全性に関する（予

期しない）不安が住民を襲うことになった。チェルノブイリに近い地域では、水経路を通じた放

射線被曝ははるかに程度が大きかったが、それでも地上経路を通じたものと比較すると小さいも

のにとどまった。 
水系からの被曝は3つの経路が考察されなればならない。すなわち： 

(a) 汚染地域の河川、湖、貯水池、および井戸由来の飲料水【3.5.2節と4.5.1節を参照】。 
飲料水による被曝がもっとも重大だったのは、ドニエプル川流域、特にドニエプル上水路シ

ステムにからの飲料水によるものであった。ドニエプル川沿いの一連の貯水湖は800万人以上

の人々の飲料水源であり、最大の消費者は、Dripropetrovsk や Donetsk 地域に暮らす住民で

ある。キエフでは、ドニエプル川および Desna川からの水が約75万の人々に利用されている。

それ以外の人々は、主に地下水源由来の水を用いている。 
(b) 魚の摂取【3.5.3節と4.5.3節を参照】。 

ドニエプル川の貯水池は広く商業的漁業に利用されている。年間漁獲量は25,000トン以上であ

る。ほとんどの貯水池では、事故後の10年は漁獲量の大きな減少は見られなかったが、最初

の当初2〜3年はキエフ貯水湖で採れた魚の消費は規制された。旧ソ連やヨーロッパのこれよ

り小さな湖でも漁業が禁止されたところがあり、禁止期間は事故後最初の数ヶ月から時に数

年にわたった。 
(c) ドニエプル貯水池の水で灌漑された土地の農産物の摂取【3.5.5.2節と4.5.5節を参照】。 

ドニエプル川流域には、1.8×106ha以上の灌漑農地が存在する。この面積の72%近くがドニエ

プル川の貯水システムであるカッホフカ（Kakhovka）貯水池からの水で灌漑されている。灌

漑された農地での植物内への放射能の蓄積は、灌漑水中の放射能の根からの吸収や、スプリ

ンクラーによる散水で、葉から直接放射能を吸収することによって生じる。しかし南ウクラ

イナの灌漑農地での最近の研究によれば、最初に大気中からの【放射性物質の】フォールア
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ウトの後で土壌から作物に取り込まれた量と比較して、灌漑水由来の汚染量はたいした量と

はならなかったようだ。 
 

137Csや90Srの経口摂取に占める水系の割合は、チェルノブイリ起源の【放射性物質の】フォール

アウトによって深刻な被害を受けた地域においてさえ、通常はきわめて小さい。ただし、農村で

は、地元の河川や湖で採れた魚を摂取する住民が比較的多く、その場合の被曝は重大になりうる。

これに加え、プリピャチ−ドニエプル水系の貯水池システムからの水を利用している多数の都市お

よび農村住民での集団線量も比較的高い。プリピャチ−ドニエプル水系の流域ではフォールアウト

量が多かったので、この水系はこれまで集中的に監視されているし、水系由来の被曝線量の見積

もりもずっと行われている。 
汚染された河川は、事故後最初の数ヶ月の間は、主に短寿命核種によって汚染された飲料水を

通じて、重大な被曝を来す可能性があった。最も重大な個人被曝線量は131Iによるもので、キエフ

市民の場合、チェルノブイリ事故の後最初の数週間で最大0.5〜1mSvに達すると推定された[5.53]。 
事故後1ヶ月目以降は、水系由来被曝の主体は137Csと90Srになった。ドニエプル川の貯水池シス

テムについて、これらの核種に起因する被曝線量が、モニタリングデータと洪水の頻度から推測

された。最悪のケースシナリオとして、事故後10年(1986-1995)の間に起こる大洪水も想定された。

しかし水系由来の個人被曝線量は1-5μSv/年を超えないだろうと見積もられた。したがって、飲料

水からの長期的な被曝線量は、初期の（主として短寿命核種に起因する）被曝線量と比較して小

さいものであった[5.53]。 
ベラルーシのホメリ地区のSvetilovichyの村での、被曝線量に占める様々な被曝経路の割合の調

査結果を図5.14に示す。この場合、淡水魚の摂取が食事由来の汚染の大きな部分を占めており、

一部の人においては重大な汚染源になった。 
 
 

 
図5.14.:  ベラルーシ、ゴメリ州のスベチロビッチ村（Svetilovichy）住民の決定グループ【被曝が

最も深刻と思われる人々】の受ける総実効線量に対する経路別被曝寄与の割合。[文献 5.53, 5.54よ
り引用]【外部被曝として、プルーム、地表に沈着した放射性物質から (総被爆量の50.3%)、海岸(4%)、
遊泳(0.01%)、内部被爆として、食料(魚以外)摂取（23.9%）、魚肉摂取 (20.6%)、飲用水(1.2%)。】 
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5.4 （外部被曝と内部被曝を合わせた）総被曝線量 

 

表5.4および5.9にそれぞれ示された一般公衆の外部および内部被曝（甲状腺への線量を含まな

い）両方を合わせたデータを、表5.10にまとめる。これは1986年〜2000年の間に、放射能汚染さ

れた地域の住民に蓄積された総（外部および内部）実効線量の個人あたりの平均を概算し、2001
年〜2056年の被曝線量を予測するためのものである。表5.11には2001年の年間総線量の推定値を

示す。この二つの表では、ベラルーシ、ロシア、およびウクライナの現在の居住地域における実

効線量を、農村および都市住民それぞれについて、1986年時点での137Csの土壌沈着量のレベルで

分け、更に土壌のタイプごとに示しているが、その際に現在実施されている被曝低減対応策は考

慮に入れていない。蓄積線量および現在の年間総線量は、いずれも成人の場合を示している。成

人限定なのは、137Csによる環境汚染から子どもが蒙る外部および内部被曝線量が、一般的に（放

射性ヨウ素の摂取に由来する甲状腺の内部被曝線量の場合とは対照的に）大人より低いためであ

る。子どもの被曝量が相対的に少ないのは、居住形態（表5.3、5.5参照）や食習慣、そして代謝特

性に起因する。 
 
 
 

表 5.10.  1986年に 0.04 MBq/m2 (1 Ci/km2) 以上のセシウム 137の土壌への沈着があった地域に住む成人のチ

ェルノブイリ事故由来の過去 (1986–2000年)と未来 (2001–2056年) における外部被曝と内部被曝を合計した

実効線量[5.53] 
居住域 土壌のセシウム 137

沈着密度 
土壌の種類／期間 

  大陸型黒土 ポドゾル土 泥炭土 
  1986-2000  

(mSv) 
2001-2056  

(mSv) 
1986-2000  

(mSv) 
2001-2056  

(mSv) 
1986-2000  

(mSv) 
2001-2056  

(mSv) 
農村地域 0.04-0.6 MBq/m2 3-40 1-14 5-60 1-20 10-150 3-40 
 0.6-4 MBq/m2 — 60-300 20-100 — 
      
都市域 0.04-0.6 MBq/m2 2-30 1-9 4-40 1-13 8-100 2-20 

 

 

表 5.11. 1986 年に 0.04 MBq/m2（1 Ci/km2）以上のセシウム 137 の土壌への沈着があった地域に住む成人のチ

ェルノブイリ事故由来の外部被曝と内部被曝を合計した実効線量の年間平均（2001 年）[5.53]  
居住域 土壌のセシウム 137

沈着密度 
土壌の種類 

  大陸型黒土  
(mSv/年) 

ポドゾル土  
(mSv/年) 

泥炭土  
(mSv/年) 

農村地域 0.04-0.6 MBq/m2 0.05-0.8 0.1-1 0.2-2 
 0.6-4 MBq/m2 — 1-5 — 

     

都市域 0.04-0.6 MBq/m2 0.03-0.4 0.05-0.6 0.1-1 
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表5.10からわかるように、集落住民の蓄積被曝線量および将来の予想被曝線量の平均は、地域

の放射能汚染の程度、土壌のタイプおよび集落のタイプに応じて、2桁の幅で変動する。すなわち

1986年〜2000年までの被曝線量は、大陸性黒土の地域の都市部における2 mSvから、ポドゾル砂質

土の地域の村における300 mSvまでの幅がある。2001年〜2056年に見込まれる線量は、これまでに

被曝した線量（すなわち数mSvから数百mSvの範囲）より相当低いものである。これらを併せて推

定すると、ベラルーシとロシアの平均以上の汚染を受けた一部の村の住民は、もし被曝低減対応

策が実施されなかったなら、甲状腺の被曝線量を除いても、生涯実効被曝線量は400 mSvに達して

いただろう。しかしながら、集落の除染や農業上の対策が集中的に実施された結果、この値が約

1/2に低下した。ちなみに、自然放射線による生涯線量は世界的には70-700m Svで、平均約170 mSv
である。 
各地方の地理的データ [5.51]、137Csの土壌沈着マップ（3.1節参照）および現時点で行われてい

る対応策の実施レベル（4節参照）からみて、現在すなわち2000年代初頭に、ベラルーシ、ロシア

およびウクライナの汚染地域（表3.2）で生活する500万の人々が1年間に被曝する実効線量は大多

数が1 mSv以下である（つまり、3国の政府介入レベルを下回っている）。ちなみに、自然放射線

による年間線量の世界的には平均値は1-10 mSvで、平均約2.4 mSvである[5.1]。 
3つの最大被害国の汚染地域において現在年間1mSv以上被曝する住民の数は、約10万人と推測

される。外部被曝線量率、食物中の放射能（主として137Cs）ともに、これから先の低下はゆっく

りとしたものになる（5.2節および3.3-3.5節参照）ため、人間の被曝レベルの低下も緩徐（すなわ

ち、現在実施されている対応策のもとで、約3-5%/年）になると推測されている。 
 
 

5.5. 集団線量 

 

5.5.1 甲状腺 

 

汚染度が最も高かった３ヶ国について、5.3.4.1 節で述べた甲状腺被曝線量再構築法から求めた

甲状腺集団線量を表 5.12 に示す。甲状腺の集団線量の 3 国の総計は 160 万 man Gy【人・グレイ】

で、そのほぼ半分はウクライナで被曝した集団のものである。この甲状腺の集団線量の現在にお

ける見積もりは、文献[5.1]に示された線量とほぼ一致する。 
 
 
 

表 5.12. チェルノブイリ事故で最も汚染された３か国における集団甲状腺被曝線量[5.1] 
 集団甲状腺被曝線量 

ロシア連邦 30 万 man Gy 
ベラルーシ 55 万 man Gy 
ウクライナ 74 万 man Gy 

合計 160 万 man Gy 
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表 5.13. ベラルーシ、ロシア連邦、ウクライナの汚染地域（1986 年のセシウム 137 の土壌への沈着が 37 kBq/m2

以上）の住民における 1986-2005 年の集団実効線量の推定値【単位は 104man Sv】 
 人口 集団線量 

  外部被曝 内部被曝 合計 
ベラルーシ 190 万人 1.19  0.68 1.87  
ロシア連邦 200 万人 1.05  0.60  1.65  
ウクライナ 130 万人 0.76  0.92  1.68  
合計 520 万人 3.0  2.2  5.2  

a集団甲状腺被曝線量を除く(引用文献[5.1]の付録 J の表 34 

より改変引用。本報告書で示した線量推定モデルを使用) 

 
 

5.5.2. 陸域経路からの総（内部および外部）被曝線量 

 

上記の高汚染３ヶ国における、1986 から 2005 年の 20 年間の、地表からの外部被曝と、汚染食

物の摂取による内部被曝の累積集団線量の推定値を表 5.13 に示す。UNSCEAR[5.1]の添付書類 J
‐表 34 によれば、1986〜1995 年の 10 年間の集団線量【上記の甲状腺被曝線量を除く】の合計は

43000 man Sv【人・シーベルト】で、その内訳は外部被曝 24000man Sv、内部被曝 19000 man Sv
である。前述の被曝動態モデルに従えば[5.7]、1986 年から 2005 年の 20 年間の外部被曝の推定集

団実効線量は 1986〜1995 年の 10 年間のおよそ 1.2 倍、内部被曝の推定集団実効線量は 1.1 から

1.5 倍（土壌の性質と実施された被曝防護策如何で異なる）程度になる。後半の 10 年【1996〜2005
年】での集団線量の追加分は 9000 man Sv、あるいは事故後の最初の 10 年間の 21％に留まり、事

故後 20 年全体としては 52000 man Sv だった。この量は 1988 年に UNSCEAR が行った予測とよく

一致する[5.2]。 
人体と環境の計測に基づく最近の集団線量推定値からみて、その程度は具体的に特定できない

ものの、汚染居住区からの避難や引っ越し、汚染食材の使用制限、長期的な汚染エリアの清浄化

作業などを含む被曝防護策の制度が、集団線量を減少させる事にかなり有効だった事が暗に示唆

されている。 
 

5.5.3. 水域経路からの内部被曝線量 

 

最も重要な水路系（ドニエプル川流域）は広大な面積を占め、その流域では 3200 万人がその水

を飲用、漁業、灌漑に利用している。これら３種の水経路からの住民への集団被曝線量について

は、事故後 70 年間（すなわち 1986〜2056 年）の見積もりがなされている（5.55、5.56）。長期の

水系汚染の推移予測の解析にコンピュータモデルを用い[5.57]、流水量の変動は過去の観測データ

を元に予測したうえで、この３つの水路系からの集団被曝線量の推定が行われた[5.58]。その計算

結果を表 5.14 に示す。 
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表 5.14. プリピャチ川からドニエプル川とその下流に流れこむストロンチウム 90とセシウム 137による集団

線量預託（CDC70）[5.56, 5.58]【単位は man Sv】 
地域 人口 ストロンチウ

ム 90 による

CDC70 

セシウム 137 に

よる CDC70 

比率（ストロンチウム 90 

CDC70 / セシウム 137 

CDC70） 
チェルニゴフ 140 万人 4  2  2  
キエフ 450 万人 290  190  1.5 
チェルカスイ 150 万人 115  50  2.3 
キロボグラード 120 万人 140  40  3.5 
ポルタバ 170 万人 130  60  2.2 
ドニエプロペトロフスク 380 万人 610  75  8 
ザポリージャ 200 万人 320  35  9 
ニコラエフ 130 万人 150  20  8 
ハリコフ 320 万人 60  4  15 
ルガンスク 290 万人 15  1  15 
ドネツク 530 万人 330  20  17 
ヘルソン 120 万人 100  20  5 
クリミア半島 250 万人 175  5  35 
合計 3250 万人 2500  500  5 

【集団線量預託（collective dose commitment）は、特定の線源から或いは行為により生じると予測される集団

線量率を、将来の全期間までにわたって合計して得られる集団線量の総和】 

 
 

ドニエプル川流域の汚染線量から推定すると、もし放射性物質の河川への流入を減らす手だて

が取られなかったとすると、ウクライナの住民に預託される線量（主に放射性セシウムとストロ

ンチウムによる）は、3000 man Sv に達していたと考えられる。しかし、1992 から 1993 年にプリ

ピャチ川左岸の氾濫原で実施された被曝防護措置（4.5.2 節参照）で、被曝量は約 700 man Sv 減少

した。チェルノブイリ立入禁止区域の右岸で 1999−2001 年に行われたその他の防護策は、今後更

に 200〜300 man Sv の集団線量を減らす事だろう[5.59]。 
 
 

5.6. 結論と提言 

 

5.6.1. 結論 

 

(a) ベラルーシ、ロシア、ウクライナで、チェルノブイリ事故後に汚染をうけた地域（137Cs の地

面への沈着が 37 kBq/m２以上）の住民 500 万人の、1986〜1995 年の集団実効線量（甲状腺へ

の線量を除く）は、約 40000 man Sv【人・シーベルト】で、いずれの国でも被曝した集団の

集団線量はほぼ同等だった。そして 1996 から 2006 年の間の集団実効線量の追加分は、9000 
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man Sv と推定される。 
(b) 甲状腺の集団線量はおよそ 200 万 man Gy【人・グレイ】で、その約半分はウクライナで被曝

した住民のものである。 
(c) 人体被曝の主要経路は、地表に沈着した放射性核種からの外部被曝と、汚染された土壌から収

穫された農作物の摂取である。空気中からの吸入、飲用水、魚や灌漑用水で栽培された作物

の摂取による汚染は一般にわずかであった。 
(d) 居住状況や年齢、性別による甲状腺の被曝量の違いは大きく、0.1 Gy から 10 Gy に及ぶ。いく

つかの年齢集団、とくに幼少児では、被曝量は短期的に甲状腺機能障害をきたす程の量であ

り、一部の被曝者からは甲状腺がんが発生した。 
(e) 131I の摂取による甲状腺の内部被曝は、主に未加工牛乳の摂取によるもので、生野菜からの被

曝も加わった：小児は平均して大人よりずっと被曝量が高かった。これは甲状腺の大きさが

大人より小さいが、牛乳の摂取量は大人と同等だったからである。 
(f) 汚染区域に留まって居住し、主に飲食により被曝した住民では、半減期の短い核種（即ち 132I、

133I、135I）による甲状腺被曝線量への寄与はわずかだった（131I による被曝量の約１％）。これ

は食物連鎖の過程で、短半減期ヨウ素の放射能が速やかに減衰したためである。一般人の甲

状腺被曝に関して、これら半減期の短い核種の割合が相対的にもっとも大きかった（20〜
50％）のは、プリピャチの住民で、彼らは避難前に主に吸入によって被曝した。というのも、

これらの住民は、汚染された食品を摂取するようになる前に避難したためである。 
(g) 実測値、推定値のいずれでも、都市居住者は農村部居住者と比べると、環境の放射線汚染が同

程度であっても被曝量は 2/3 から 1/2 程度だった。これは都市の建物の方の放射線遮蔽効果が

高い事と、職業内容の差による。また都市居住者は農村部居住者より地元の農作物や野生動

植物の摂取が少ないので、飲食が主要経路となる実効内部被曝線量や甲状腺被曝線量も、前

者は後者の半分から 1/3 だった。 
(h) 事故後初期の高レベルの被曝は、半減期の短い核種の減衰と放射性セシウムの【大気中から】

土壌への移行によって急速に減少した。後者は、遮蔽の増加による外部被曝の低減効果にも

関与している。更に土壌中に浸透したセシウムは、土中の【鉱物】粒子に結合するが、それ

は植物への移行を減らし、ひいては食物連鎖への混入も減少させる。 
(i) 事故後の放射性物質の体内蓄積は、現時点ではほぼ終結しているといってよい（今後の新たな

大量追加蓄積はない）。 
(j) 農村部の平屋建ての家に住み、狩猟獣やキノコや野いちご【ベリー】など野生の動植物を沢山

食べていた人は、平均的住民の 2〜3 倍の実効線量を受けた（甲状腺被曝量を除く）。 
(k) 農村部居住者の長期間の内部被曝線量は、土壌の性質に大きく影響される。砂質土地域では、

内部被曝と外部被曝はほぼ等量だが、大陸型黒土地域では、内部被曝は総被曝量の 10％に満

たない。また内部被曝に占めるストロンチウムの割合は、自然環境の如何にかかわらず、通

常 5％未満である。 
(l) 放射性セシウムを含有した食物による長期内部被曝線量は、小児の方が大人や青少年より 1 割

から 3 割少ない。 
(m) 居住者のこれまでの蓄積被曝線量および今後の予測被曝線量の平均値は、その地域の汚染程
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度や、主要な土壌の種類、また居住形態によって、2 桁の開きがある。1986 から 2000 年の期

間の蓄積線量でいうと、地域の汚染程度は大陸型黒土地域の市街地での 2 mSV に対し、ポド

ゾル風砂質土壌の村落では 300 mSVにのぼった。2001から 2056年の間に予測される線量は、

これまでの蓄積線量より遥かに少ない（すなわち、1〜100 mSV の範囲内）。 
(n) もし被曝低減対策がとられてこなかったとすると、いくつかのより高レベル汚染の村落では、

生涯（70 年）実効線量として最大 400 mSV まで被曝する可能性があったが、居住地の除染や

農作物の清浄化対策といった被曝防護策の積極的な実施により、被曝量がかなり低減した。

参考までに、世界平均でみると一生の間の自然被曝量は約 170 mSV であり、地域によって 70
〜700 mSV の幅がある。 

(0) ベラルーシ、ロシア、ウクライナの汚染地域に住む約 500 万人の住民の圧倒的多数の現在の年

間実効被曝線量は 1 mSv 未満である（これら 3 国の安全基準以下である）。参考値として、年

間自然被曝量の世界平均は 2.4 mSv であり、おおむね 1〜10 mSv の間に分布している。 
(p) これら汚染の最も顕著だった 3 国で、汚染区域に住み今も年間被曝量が 1 mSv を超えると推

定される住民はおよそ 10 万人である。今後の外部被曝量と食物中の放射性物質（主に 137Cs）
の減少は、次第に鈍化すると予想されるので、人体の被曝程度の減少幅も小さくなるだろう

（すなわち現在取られている対策が続く場合に、年 3〜5％の減少が見込まれる程度）。 
(q) 入手可能な情報から判断すると、放射性物質を含んだ粒子【ホットパーティクル】による被曝

は重要ではない。 
(r) ベラルーシ、ロシア、ウクライナの 3 国の住民の被曝量に関しては、チェルノブイリ・フォー

ラムと UNSCEAR[5.1]の見積もりは一致する。 
 

5.6.2. 提言 

 

 (a) 食料の大規模なモニタリング、個人レベルの全身被曝量計測、一般公衆への熱蛍光式線量計

の提供は、現段階でもはや不要である。一方、高汚染地域並びに放射性セシウムが大量に食

物に混入しうる地域の、高被曝線量を受ける決定グループは、既にわかっているので、この

ような典型的な決定グループを代表する人々には、線量計による外部被曝モニタリングと、

全身計測による内部被曝のモニタリングを継続すべきである。 
(b) より高濃度の汚染があるが今後の除染作業が予定されていない地域については、代表的な住民

を特定したうえで定期的全身計測と外部被曝量測定を考慮してもいいのではないだろうか。

その目的とするところは、予測される外部被曝と内部被曝の減少を経過観察することであり、

またその減少が放射性核種の放射性壊変のみによるものか、生態的影響によるものなのかを

確認するためである。 
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