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要   旨  

原発事故直後における樹木の放射性セシウム（以下 137Cs）濃度の詳細分布に関する調査

報告はこれまで少ない。福島県において 2011 年と 2012 年にスギとコナラを各 2 本伐採

し、137Cs 濃度分布を事例的に調査した。直接汚染を受けたスギの葉と樹皮、コナラの樹皮

の 137Cs 濃度は材部の 137Cs 濃度より高い傾向にあった。葉の 137Cs 濃度はスギ、コナラと

もに 2011 年と比べて 2012 年には減少し、特にスギの樹冠上部の濃度減少は大きく、雨水

による洗脱の影響と考えられた。2011 年から 2012 年への樹皮の 137Cs 濃度の垂直分布変

化は、コナラよりスギで大きかった。材部における 137Cs 濃度は、2011 年にはスギ、コナ

ラともに検出下限値未満の部位が多かったが、2012 年にはスギではほとんどの部位で、コ

ナラでは全ての辺材と一部の心材で 137Cs が検出された。この結果から、2011 年から 2012
年にかけて、材部における 137Cs 分布範囲が拡大した可能性が示唆された。  
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Ⅰ はじめに  
福島第一原子力発電所事故から 10 年以上が経過し、樹木の放射性セシウム（以下 137Cs）

汚染に関してはこれまで幾つかの報告がなされている。原発事故後には大気中の 137Cs に

よる直接汚染を受けた樹皮、常緑樹の葉といった部位の 137Cs 濃度が高く、一方、直接汚

染を受けていない材部の濃度はそれよりも低い傾向にあった (Yoshihara et al. 2013; 小川

ら 2014; 梶本ら 2015; Komatsu et al. 2016 他 )。また、直接汚染部位である樹皮や葉の

137Cs 濃度は年次的に減少傾向にある一方、材の濃度は樹種や心材、辺材によって年次的推

移が異なること等が報告されている (Kato et al. 2019; Imamura et al. 2017; Ohashi et al. 
2022)。  

これまで、様々な研究で樹木における 137Cs の移行動態が議論されてきたが、2012 年以

前の調査事例は限られ（Mahara et al. 2014; Ohashi et al. 2014; Ogawa et al. 2016; 益
森ら 2015）、さらに、2011 年における部位別の 137Cs の分布については、小川ら（2014）、
Ogawa et al. （2016）や森林総合研究所（e.g. 梶本ら  2015; Imamura et al. 2019）を除

いてほとんど報告されてこなかった。  
そこで、2011 年、2012 年にスギとコナラの各部位の 137Cs 濃度分布を詳細に調査した

事例を報告する。2011 年のスギの調査結果については、垂直方向および方位方向の汚染分

布について既に報告している（小川ら 2014）。本研究報告では上記報告に、2011 年のコナ

ラ 1 本、2012 年のスギとコナラ各 1 本を加え、さらに材部の詳細な 137Cs 濃度分布データ

を追加して報告する。  
 
Ⅱ 調査地及び調査方法  
1 調査地と調査木 

調査地は福島県郡山市にある福島県林業研究センター敷地内のスギ林およびコナラ林

とした。東京電力福島第一原子力発電所から調査林分までの距離は約 61 km である。ス

ギ林は北向き斜面の下部平地、コナラ林は丘陵地頭頂部の緩斜面に位置する（図－1）。
2011 年および 2012 年に、それぞれ１本のスギ、コナラを伐採した（それぞれ「スギ調査

木（2011）、スギ調査木（2012）、コナラ調査木（2011）、コナラ調査木（2012）」とする）。

スギおよびコナラの調査木はそれぞれ隣り合っている木を選木した。調査木の伐採の年

月日、直径、樹高等を表－1 に示す。2011 年の調査は事故から 5、8 ヶ月後、2012 年の

調査は事故から 1 年 6、7 ヶ月後となる。2011 年の伐採時の空間線量率は、スギ林で 0.86
～1.14μSv/h、コナラ林で 1.14～1.37μSv/h であった。  

 
表－1 調査木の概要  

Sampling 
year 

(Y/M/D) 

Tree species Tree age 
(Year) 

Diameter 
(M) 

Tree 
height 

(M)  

2011/08/03 
2011/11/10 
2012/10/17 
2012/9/10 

Sugi 
Konara 

Sugi 
Konara 

46 
60 
47 
61 

0.23 
0.23 
0.36 
0.30 

20.9 
20.0 
20.4 
18.0 



 
2 試料の採取方法 

調査木を伐倒後に、全長を計測し、葉のついた枝と幹から円盤を採取した。樹冠の先端

から下端にかけて 0.5～1.0 m 間隔で枝葉を 1 ~ 2 本ずつ採取した。すべての枝を払った後

に、根元から 2～5 m 間隔で厚さ約 20 ~ 50 cm の円盤を採取した。  
葉の採取については、葉枝から枯れ葉を除いた葉を 100～500 g 程度採取した。円盤か

らの樹皮の採取にあたっては、2011 年のスギ及びコナラでは 4 方位に分けて、2012 年の

スギでは 2 方位に分けて、2012 年のコナラでは方位に分けずに採取した。また、樹皮を採

取後に円盤から材を採取した（図－２）。髄心を

通る放射方向の直線に沿って直方体状に材を採

取した。円盤の直径に応じて 1～9 個の材を 3～
6cm 間隔で採取した。サンプルの寸法は接線方向

2 ~ 3 cm、半径方向 2 ~ 3 cm、  軸方向 5 cm と

した。また、切り出した材は辺材、心材、辺材と

心材の両方が含まれる材（以下「辺 /心材」とす

る。）に区分した。なお、スギ調査木（2012）の

高さ 14、16m で採取した円盤は直径が小さく、

直方体の材を採取することができなかったため、

材を細断して試料とした。  
 
3 137Cs 濃度の測定方法  

葉と樹皮は細断し、分量に応じて 3 種類の容器（900 ml、350 ml、20 ml）に密封した。

900 ml 及び 350 ml 容器は NaI 検出器（EMF 社製 EMF211 型ガンマ線スペクトロメー

タ）を用い積算時間 900 秒で、20 ml 容器は NaI 検出器（PerkinElmer 社製 2480WIZARD2

オートガンマカウンター）を用い積算時間 1800 秒で、137Cs 濃度を求めた。なお、絶燥重

量当たりの 137Cs 濃度とするため、測定前に 105 ℃で 24 時間乾燥するか、あるいは測定

試料の含水率を別途測定して補正した。  

 

図－２ 材のサンプルの採取方法 

    
スギ林内      スギの伐倒状況      コナラ林内    コナラの伐倒状況  

 

図－１ 調査地及び伐倒の状況写真（2012 年撮影）  



直方体の材は細断せずにそのまま、105 ℃で 24 時間乾燥した後に 100ml 容器に密封し

て、Ge 半導体分析装置  (SEIKO EG&G 社製 SEG-EMS) を用いて、積算時間 10,000 ~ 
40,000 秒で絶燥重量あたりの 137Cs 濃度を求めた（測定下限値は 14.4~5.7 Bq/kg）。なお、

サンプルが直方体状であることによる 137Cs の試料中の不均一性と測定効率への影響を検

討し、精度的影響が少ないことを確認している  (Ogawa et al. 2016)。  
当該調査地に 137Cs が主にフォールアウトした 2011 年 3 月 15 日を基準日として、137Cs

濃度を減衰補正した。また、樹皮を円盤から 4 方位あるいは 2 方位別で採取した場合には

平均値を樹皮の 137Cs 濃度とした。辺材および心材の 137Cs 濃度は、円盤から複数採取し

た辺材あるいは心材の濃度の平均値とした。なお、検出下限値未満（以下、未検出）のサ

ンプルは平均値算出に用いなかった。  
 

Ⅲ 結果 

1 各部位の 137Cs 濃度の垂直分布 

スギおよびコナラにおける各部位の 137Cs 濃度の垂直分布を図－３に示す。スギ調査木

（2011）では、葉の 137Cs 濃度が最も高く、次いで樹皮の濃度が高かった。葉の 137Cs 濃

度は樹冠中央から上で高く、樹皮の 137Cs 濃度は、梢端と根元に近い位置で高い傾向があ

った（図－３a）。辺材と心材の 137Cs 濃度は未検出のサンプルが多いため、分布傾向は把

握できなかった。  
スギ調査木（2012）では、樹皮と葉の 137Cs 濃度が同程度であった（図－３b）。葉の 137Cs

濃度は梢端近くでは低くなる一方、樹皮では梢端に近いほど高くなった。辺材の 137Cs 濃

度は垂直方向でほぼ一定であったが、心材の 137Cs 濃度は梢端に近いほど高くなり、高さ

5 m 前後で辺材と心材の濃度は逆転した。  
コナラ調査木（2011）では葉と樹皮の 137Cs 濃度がほぼ同程度であり、それらに比べて

辺材の濃度は低く、心材はすべて未検出であった（図－３ c）。葉の 137Cs 濃度は梢端に近

いほど低くなるが、樹皮と辺材では梢端に近づくほど高くなる傾向にあった。  
コナラ調査木（2012）の 137Cs 濃度は、樹皮が最も高く、次いで、葉、辺材、心材の順

であった（図－３d）。葉の 137Cs 濃度の垂直分布には明確な傾向は見られないが、樹皮と

辺材の濃度は梢端に近づくほど高く、心材では根元の濃度が低かった。  



 

 
2 材部における 137Cs 濃度分布 

辺材、心材及び辺 /心材における 137Cs 濃度の分布を図－４に示す。スギ調査木（2011）
では半分以上のサンプルが未検出となり（図－４a）、根元付近の辺材、中央の高さの心材

の一部と辺 /心材、梢端に近い高さの辺材と心材でのみ 137Cs が検出された。スギ調査木

（2012）では、全ての辺材とほとんどの心材で 137Cs が検出された（図－４b）。なお、137Cs
が未検出となったのは、中央以下の高さの髄心近くの位置であった。  

コナラ調査木（2011）はサンプルの半分以上が未検出であったが、梢端近くの辺材と、

各高さの最も外側に位置する辺材あるいは辺 /心材では 137Cs が検出された（図－４ c）。コ

 
図－３  各部位 137Cs 濃度の垂直分布  
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ナラ調査木（2012）では、全ての辺材と、心材のうち梢端に近い位置や辺材の隣接する位

置では、 137Cs が検出された（図－４d）。  
 

Ⅳ 考察 

1 葉と樹皮における 137Cs 濃度分布について 

スギ調査木（2011）の樹皮と葉、コナラ調査木（2011）の樹皮の 137Cs 濃度は、辺材あ

るいは心材より非常に高い値となった（図－３ac）。いずれもフォールアウトによる直接汚

染部位であり、その 137Cs 濃度が材に対して高い値となる傾向は既報と一致している

(Komatsu et al. 2016)。一方で、本報告では、直接汚染を受けていないコナラ調査木（2011）
の葉の 137Cs 濃度も樹皮と近い値を示したが、直接汚染された冬芽や枝から葉に 137Cs が

移行したこと等が考えられる（図－３ c）。  
図－５にスギ調査木における 2011 年と 2012 年の葉の 137Cs 濃度の垂直分布（図－３

 
図－４ 材部における 137Cs 濃度分布  

※数字は 137Cs 濃度 (Bq/kgDW)を示す。白抜きは未検出。  
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ac）を改めて示す。スギ調査木（2011）の葉では、樹冠上部における 137Cs 濃度が下部に

比べて高いが、これは林分上方からの 137Cs の降下と沈着の影響と考えられる。既報では、

事故後 2～3 年間においてスギの葉の 137Cs 濃度が大きく低下することが報告されており

（Yoshihara et al. 2014; 梶本ら 2015）、雨水による洗脱の影響と考えられてきた。本調

査でもスギの葉の 137Cs 濃度は 1 年間で大きく低下し、かつ分布も変化している（図－５）。

隣接して生育していた両調査木の初期濃度に大きな差が無いとすれば、樹冠上部ほど 137Cs
濃度が減少したこととなる。この結果は、雨がより強く当たる樹冠上部で 137Cs が洗脱さ

れやすい可能性を示している。  
なお、コナラ調査木でも 2011 年から 2012 年に葉の 137Cs 濃度は低下しているが（図－

３ cd）、これは冬期の落葉による葉の入れ替わりが原因と考えられる。落葉性樹種における

葉の 137Cs 濃度の急激な減少は、他研究でも同様の報告がある（Yoshihara et al. 2014; 
Imamura et al. 2019）。  

樹皮の 137Cs 濃度の 2011 年と 2012 年を比較すると、スギ調査木では 137Cs 濃度が増加

して分布も変化する一方、コナラ調査木では濃度とその分布にほぼ変化が無かった（図－

３）。既報ではスギ、コナラともに樹皮の 137Cs 濃度の原発事故後 10 年間の推移は減少傾

向にあるが（Ohashi et al. 2017）、スギの葉ほどに明確ではない（ Imamura et al. 2017）。
また、樹皮への 137Cs 吸着が非常に強固であることから（岩瀨ら 2013）、樹皮から 137Cs が

洗脱されにくいと考えられる。梶本ら（2015）は、2011 年と 2012 年に樹皮の 137Cs 濃度

を調査した結果、4 林分中 3 林分で減少し、1 林分で増加したことを報告している。2011
年と 2012 年のスギ調査木の個体差によるものか、2011 年から 2012 年に樹皮の Cs 濃度

が増加するような要因があったのかは、本研究では不明である。  

 

図－５ 2011 年および 2012 年におけるスギ調査木の葉の 137Cs 濃度の垂直分布  
   （図－3 のスギの葉の結果を再掲）  
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2 材における 137Cs 濃度分布とその変化 

我々は 2011 年、2012 年、2013 年のスギ材部の 137Cs 濃度を詳細に調査した（Ogawa 
et al. 2016）。その結果、2011 年には辺材濃度が心材濃度よりも高いが、年々辺材から心

材に 137Cs が移行することで心材濃度は上昇し、2013 年には心材濃度は辺材濃度よりも高

い値となっていた。Mahara et al.（2014）も事故から 1.5 年後にスギとコナラの材濃度を

詳細に調査し、スギについては白線帯近くの心材で 137Cs 濃度が高まる傾向にあることを

示しており、益森ら（2015）も同様の傾向を 2012 年に確認している。一方、コナラでは

スギに比べると心材への移行は小さく（Mahara et al. 2014）、Ohashi et al.（2014）によ

る 2012 年のコナラの 137Cs 分布もこれに近い。  
スギ、コナラの両調査木ともに 2011 年に 137Cs が検出された範囲は少なかった（図－

４）。2012 年にはスギ調査木では 137Cs が検出される範囲が広がり、髄心位置の心材を除

くほとんどの材で 137Cs が検出され、辺材濃度と心材濃度は近い値となっていた（図－４）。

この分布は、既報とほぼ同様である（Mahara et al. 2014; Ogawa et al. 2016; 益森ら 2015）。
コナラ調査木（2012）では、辺材の 137Cs 濃度は心材の 137Cs 濃度よりも高い分布となっ

ていたが（図－４）、この分布も既報に近い（Mahara et al. 2014; Ohashi et al. 2014）。
以上から、2011 年から 2012 年にかけて、スギとコナラの材への 137Cs の移行が進み、特

に心材への 137Cs の移行は、コナラよりもスギの方が顕著であった可能性が示唆された。 
 
Ⅴ おわりに 

事故直後となる 2011 年あるいは 2012 年に樹木の汚染状況を詳細に調査した研究は少

ない。本報告では、福島県内における 2011 年および 2012 年のスギとコナラの各部位にお

ける 137Cs 濃度の詳細分布事例を報告した。直接汚染を受けたスギの樹皮や葉、コナラの

樹皮の 137Cs 濃度は材部よりも高かった。樹皮の垂直方向の 137Cs 濃度分布の 2011 年から

2012 年への変化は、コナラに比べるとスギでは大きかった。葉の 137Cs 濃度はスギ、コナ

ラともに減少し、スギではその垂直方向の分布も大きく変化していた。その変化傾向から、

葉の 137Cs 濃度の減少要因は、雨水による洗脱と考えられた。材の 137Cs 濃度は 2011 年に

は未検出が多かったが、2012 年には検出される範囲が拡大し、特にスギの心材のほぼ全て

で 137Cs が検出され、既報と同様に、心材への 137Cs 移行が進んだ可能性が示唆された。  
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