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第１章 研究の背景および目的 

1.1 はじめに 

2011 年 3 月の東日本大震災後に発生した東京電

力福島第一原子力発電所事故（以下、東京電力原

発事故）により、環境中に大量の放射性核種が放

出され、東日本の一部の大気や土壌は放射性セシ

ウム(以下 Cs)であるセシウム 134(以下 134Cs)、セ

シウム  137(以下  137Cs)によって汚染された

（Kinoshita et al. 2011, 文部科学省 2011）。東

京電力原発事故により放出された 134Csおよび 137Cs

は、それぞれ 1.8×1016Bq および 1.5×1016Bq と試

算されている（経済産業省 2011）。放射性 Csは

半減期が 134Cs で 2.07 年、137Cs で 30.1 年であ

り、131I の 8日と比較して長期的に影響を及ぼすこ

とが知られている。なお、本論文では、Cs の一般

的な性質を述べる場合は Cs、134Cs および 137Csの

双方について述べるときは放射性 Cs、137Csのみ述

べる場合は 137Csと記載する。

放射性Csは人工放射性核種である。東京電力原

発事故以前も、1950 年代より 1980 年代まで行わ

れた大気圏内核実験により大量の放射性核種が成

層圏内に放出され、放射性核種が放射性降下物と

して農作物に影響を及ぼしてきた（グローバルフ 

ォールアウト）が、水田・畑土壌の 137Cs 濃度は

1963 年から 1966 年にかけて最大値となり、それ

以降は減少してきていた（駒村ら 2006）。1986

年 4 月に発生したチェルノブイリ原子力発電所事

故では、日本国内でも当時出穂期であった小麦に

おいて直接汚染による放射性Cs濃度の上昇がみら

れたが、水稲ではほとんど影響は見られなかった

（駒村ら 2006）。 

1.2 福島県内の農作物への影響 

厚生労働省は、東京電力原発事故直後より食品

中の放射性物質の暫定規制値（たとえば穀類など

は 500Bq/kg）を設定し、原子力災害対策本部の決

定に基づき、暫定規制値を超える食品が市場に流

通しないよう出荷制限などの措置をとってきた

（厚生労働省 2011）。その後、事故後の緊急的

な対応としてではなく、長期的な観点から新たな

基準値（たとえば一般食品は 100Bq/kg）が制定さ

れ 2012 年 4 月 1 日より施行された（厚生労働省

a,b 2012、高橋 2013）。 

福島県農林水産部は、平成 23 年 3 月 16 日に、

国（原子力災害現地対策本部）に対して露地野菜

と原乳の緊急時モニタリングの実施を要望し、同

日から、採取した検体の放射性核種の測定を開始

した（荒川ら 2013）。緊急時モニタリングによ

る放射性Csの測定の結果、東京電力原発事故で放

出された放射性Csの直接汚染により、ホウレンソ

ウなどで暫定規制値の超過がみられた（小林ら

2014）。また、2012 年には東京電力原発事故時に

使用していた農業用被覆資材に付着した放射性 Cs

の影響が明らかになり、それに対する指導が行わ

れた（福島県農林水産部 2012）。このように東京

電力原発事故直後は農作物への放射性核種の汚染

経路として直接汚染が問題になったが、適切な対

応が講じられたため2015年現在では汚染の主要因

とはなっていない。

また、東京電力原発事故時は水稲の作付けが開

始される直前であったため、2011年 4月 8日に原

子力災害対策本部（本部長 内閣総理大臣）より

水稲の作付けに関する考え方が提示され（原子力

災害対策本部 2011）、生産された玄米が暫定規

制値を超える可能性が高い地域については稲の作

付け制限を行うよう指示がなされた。しかし、

2011 年の一部の地域で暫定規制値を超える玄米が

生産され国により特別隔離対策が行われた。なお、

福島県では2012年より米の全量全袋検査を実施し

ており、福島県内で生産された玄米でこの基準値

を超過したものは、2012年は 71点（0.0007%）、

2013 年は 28 点（0.0003%）、2014 年は 2 点

（0.00001%）、2015 年以降 2018 年 8 月 1 日現在

で 0 点である（ふくしまの恵み安全対策協議会 

放射性物質検査情報）。 

1.3  土壌からの移行 

Cs は一価の陽イオンであり負に帯電している土

壌の表面に吸着される。土壌中の負電荷は、pH に

より電荷の発現量が異なる変異荷電と、pH によっ

て荷電量が変化しない永久荷電に大別でき、永久

荷電の負電荷への Cs＋の選択性は Na＋や K＋に比較

して際だって高く、Cs＋はイオンサイズが大きく

水和しにくい性質を持つため、イオンの正電荷の

中心と粘土の負電荷との距離が近くなり、相互作

用が強く働くことで吸着されやすくなる（山口ら 

2012）。また、永久荷電をもつ2：1型粘土鉱物の

層間に面したケイ素四面体シートには、Cs＋、K＋

および NH4＋が入り込める空間的くぼみのような構

造がある。その風化程度の低い雲母類ではそのく
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ぼみを K＋が占有しており、風化が進むと層間から

K＋が除去され膨潤する。その膨潤した領域と膨潤

していない領域の境をフレイド・エッジ・サイト

とよび、Cs＋が到達すると層間が閉じCs＋が固定さ

れる（Sawhney 1972、山口ら 2012）。そのため、

東京電力原発事故後降り注いだ放射性Csは土壌に

強く吸着され未耕耘土壌では表層にとどまった

（Ohno, et al. 2012, Tanaka, et al. 2012, Shiozawa 2013）
と考えられる。一方、土壌中の交換性カリ含量が

十分である場合には土壌から農作物への移行は低

くなる報告 (Kato 2012、 農研機構 2012、 齋藤

および佐藤2014、 Saito, et al. 2012、竹内ら2014、
Tsukada, et al. 2002)がある。

なお、1.2 で述べた東京電力原発事故後に生産

された玄米の一部で放射性Cs濃度が超過した要因

の一つは、土壌中の交換性カリ含量が低かったこ

とであると推察されている（Saito, et al. 2012、農

林水産省他 2014、神山ら 2015, Kato, et al.
2015）。農作物への放射性Csの移行には土壌中の

交換性カリ含量以外にも、栽培環境、周辺環境、

農業用水などが考えられ、特に農業用水の関与が

疑われるが、その影響は明らかになっていない。 

1.4 本研究の目的 

農作物、特に水稲は大量の農業用水を使用する。

事故の後の農業用水には放射性Csが含まれており、

農作物は放射性Csを土壌および農業用水から吸収

すると考えられる。これまで、放射性Csの水稲へ

の移行に関しては、土壌よりも水の寄与が大きい

といわれており（Myttenaere, et al. 1969、 Nemoto 
and Abe 2013）、農業用水からの移行程度を明ら

かにする必要がある。また、農業用水には、異な

る形態の放射性Csが存在しており、水中にイオン

等として溶けている溶存態や、浮遊する土壌粒子

や有機物等の懸濁物質に吸着・固定されている懸

濁態がある（Yasutaka, et al.2012）が、これらの農

業用水中に含まれる形態の異なる放射性Csが水稲

を主とした農作物中の放射性Cs濃度に与える影響

は明らかになっていない。 

本研究では、第 2 章で農業用水中の溶存態放射

性 Csの農作物への移行について、第 3章で農業用

水中の形態の異なる放射性Csの水稲への移行、第

4 章で溶存態放射性 Cs の水稲の生育期別吸収およ

び放射性Csの吸収抑制について明らかにするとと

もに、放射性Csの吸収抑制資材として使用されて

いるゼオライトの効果の持続性を明らかにし、こ

れらの結果を総合して、農作物に含まれる放射性

Cs の基準値超過をもたらす農業用水の 137Cs 濃度

を推定し、吸収抑制対策が必要となる基準を明ら

かにする（図 1-1）。 

なお、本研究の放射性Csに関する解析は、今後

も農作物に長期間影響を及ぼすと考えられる半減

期のより長い 137Csについて行った。 

土壌中の

放射性 Cs 

水稲の生育期

による 

放射性 Cs吸収

の差異 

(第 4章) 

農業用水中の

放射性 Csの 

種類の影響

(第 3章) 

農業用水から

の放射性 Cs

吸収抑制技術

(第 4章) 

溶存態放射性

Csの土壌から

水稲と畑作物

(ヒマワリ)へ

の移行

(第 2章） 

基準値超過をもたらす農業用水の放射性 Cs

濃度を推定し、 

吸収抑制対策が必要となる基準を明らかに

する 

カリの増肥

による

吸収抑制 

(第 2、3章) 

ゼオライトに

よる放射性

Csの吸収抑

制の持続性 

(第 4章) 

農業用水中の放射性 Cs 

図 1-1 本論文の構成 
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第２章 農業用水中の溶存態放射性Csの農作物へ

の移行 

東京電力原発事故以降、福島県の山林からの流

れる灌漑水を使用して栽培した一部の玄米の放射

性Cs濃度が暫定規制値（500Bq/kg）を超えたが、

その原因が山林からの流水や農業用水に含まれる

放射性Csではないかと疑われた。そのため、要因

解析として緊急的に実施した研究の結果を中心に

本章に取りまとめている。本章では、水稲および

畑作物 4種における土壌および溶存態放射性 Csの

移行程度を明らかにするとともに水田等に流入し

た高濃度の溶存態放射性Csの残存期間を明らかに

する。 

2.1 溶存態放射性 Csの水稲への移行 

2.1.1 緒言 

水稲は農業用水を大量に必要とするため、吸収

される放射性Csは農業用水由来である可能性があ

る。しかし、その移行程度は明らかではない。そ

こで、これまでに行った報告（Suzuki, et al. 2015）
をもとに放射性Csのもう一つの吸収源と考えられ

る土壌とともに、農業用水からの移行程度を明ら

かにする。なお、福島県内の河川や灌漑水中の溶

存態放射性 Cs 濃度は通常時で１Bq/L 以下である

（農林水産省 2014、Tsuji, et al. 2014、 Yasutaka, 
et al. 2012）ことを考慮し、実験に供する溶存態
137Cs 濃度は安全係数 10 をかけ 10 Bq/L 以下とし

た。 

2.1.2 材料および方法 

(1) 溶存態 137Csを含む水の調製

東京電力福島第一原子力発電所の北西45kmの場

所から、放射性 Cs に汚染された針葉樹の葉を

2012年 5月 24日に採取し、抽出比 1:50 （w/v）

で水道水に浸漬後、13 日間静置して放射性 Cs を

抽出した。抽出液を 0.45μm メンブレンフィルタ

ー（サーモフィッシャーサイエンティフィック社

製）でろ過し、得られたろ液（137Cs 濃度 970Bq/L）

を溶存態 137Cs 濃度が 0.1、1.0、10Bq/L となるよ

う水道水で希釈した。 

(2) 現地農業用水のサンプリング

現地農業用水は、2012 年 6 月 22 日に福島県中

通り北部の水田近辺の用水路より 11.5mm（国土交

通省気象庁データ、地点：福島）の降雨があった

2012年 6月 22日に採取したもの（WS1）および 24

時間晴天後の 6 月 26 日に採取したもの（WS2）を

用いた。 

(3) 栽培土壌の調整

土壌は交換性 K 含量の異なる 2 種の土壌を採取

した。2012年 6月 12日に 2011年の水稲玄米が暫

定基準値500Bq/kgを超えた福島県中通り北部の水

田（灰色低地土、2011年は水稲作付け、2012年は

作付けなし、深耕・反転耕なし）および同月14日

に 2011年の水稲玄米が 10Bq/kg以下であった福島

県農業総合センター内の未耕耘土壌（灰色低地土、

2006年より作付けなし、2011年以降未耕耘）より

採取し、それぞれ土壌 A および土壌 B とした。な

お、土壌から植物体への放射性Csの移行を最小限

にするため、放射性Cs濃度の低い下層より採取し

た（土壌 Aは 2011年に作付けがあったため作土層

を除いた地表下 15～45cm層、土壌 Bは未耕耘のた

め表層を除いた地表下 5～45cm 層）。いずれの土

壌も風乾後に 1cm の篩を通し、混合機（HiBackま

ぜ太くん B-180 ホクエツ社製）による均一化処理

を各々の土壌について 5分間行った。 

(4) 水稲の栽培

調整した土壌をポット当たり乾土相当で 3.2kg

となるよう1/5000aワグネルポット（直径16 cm、

高さ 20 cm; 株式会社藤原製作所製）に充填した。

2012年 6月 6日に水稲（Oryza sativa L. 品種 ひ

とめぼれ、以降の実験で用いた水稲品種はすべて

同一）を播種し、7 月 3 日に 3 葉期のイネを

1/5000aワグネルポットに 4株移植した。 

ポット当たり N を 0.1g、P2O5を 0.2g（10a 当り

それぞれ 5kg、10kg）基肥として施用した。追肥

として N をポット当たり 0.2g、8 月 4 日に施用し

た。灌水は 3段階の濃度に調整した溶存態 137Cs含

有水、水道水および現地農業用水を用いて、水深

が3～5cmとなるように適宜実施した。その際、植

物体に直接かからないように留意した。栽培期間

中（92 日間）の灌水量は 1 ポットあたり 21.3～

23.5L であったが、現地農業用水は 19.0～21.8L

であった。 

栽培は福島県農業総合センター内のガラス温室

内で行い、各処理 1 区 3 ポット 3 反復とした。た

だし、WS1のみ 1区 1ポット 3反復とした。 

(5) 水稲玄米の 137Cs濃度の測定

成熟期に達した 2012 年 10 月 3 日にワグネルポ

ット上部から 2cm の位置で刈り取り、玄米を送風

定温乾燥機により 105℃48 時間以上乾燥させた。

乾燥した玄米は未粉砕でポリスチレン製ねじ口 U

型容器 100mL（以下 U-8 容器 inner diameter, 5.0 
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cm; outer diameter, 5.6 cm; height, 6.8 cm 関谷理化

株式会社）に充填してゲルマニウム(Ge)半導体検

出器（GC3020、GC3520、GC4020 キャンベラジャ

パン社製）で 137Cs 濃度を測定した。なお、Ge 半

導体検出器での測定時間は 4,000～50,000 秒とし、
137Cs 濃度は収穫日の 2012 年 10月 3日で減衰補正

した。 

(6) 現地農業用水および水道水の 137Cs濃度の測定

2 種類の現地農業用水はそれぞれ 0.45μm メン

ブレンフィルター（サーモフィッシャーサイエン

ティフィック社製）でろ過し、ろ紙上に残った残

渣から懸濁態 137Cs濃度を、ろ液から蒸発濃縮法に

より溶存態 137Cs 濃度を算出した（文部科学省

1982）。水道水についてはプルシアンブルーを担

持させた不織布に 137Csを吸着させて濃度を算出し

た（Yasutaka, et al. 2013）。

(7) 土壌中の 137Cs 濃度、交換性の 137Cs 測定およ

び交換性カリ含量の測定

ワグネルポット内の土壌を地表下 0～5cm、地表

下 5～15cm、地表下 0～15cm の 3 つに分け、10 日

間以上風乾し、2.0mm メッシュの篩を通した。土

壌中の 137Cs濃度は、風乾土を U-8容器に充填しGe

半導体検出器（GC2020 キャンベラジャパン社製）

で 137Cs濃度を計測後、水分補正し、乾土当たりの
137Cs 濃度を算出した。土壌中の交換性 137Cs 濃度

は、風乾土 80.0g に 1M 酢酸アンモニウム（pH7.0）

800mLを加え、1時間振とう抽出し（Tsukada, et al.
2002）、抽出液を 0.45μm メンブレンフィルター

でろ過後 0.7L マリネリ容器（直径 13cm、高さ

17cm 株式会社スギヤマゲン製）に充填して、Ge

半導体検出器で測定した値から算出した。なお、

Ge半導体検出器での測定時間は土壌（137Cs濃度）

については 1,200秒、抽出液（交換性 137Cs濃度）

については 4,000～45,000 秒とし、137Cs 濃度は収

穫日の 2012年 10月 3日で減衰補正した。 

(8) 土壌中の交換性 K含量の測定

土壌中の交換性 K 含量は、風乾土 2.0g に 1M 酢

酸アンモニウム（pH7.0）20mLを加え、1時間振と

う抽出後ろ過し、原子吸光法により分析した（土

壌環境分析法 1997）。 

(9) 水稲玄米の農業用水及び土壌からの 137Cs吸収

率

水稲玄米の用水からの 137Cs吸収率は下記の計算

式Ⅰ、土壌からの 137Cs吸収率は下記の計算式Ⅱに

より算出した。 

用水からの吸収率（％） 

＝（Wt×Ct－Wc×Cc）×100 / Cw 

・・・・・・・・Ⅰ

土壌からの吸収率（％） 

＝Wc×Cc×100 / Vs×Cs  ・・・・・・Ⅱ 

Wt：溶存態 137Cs を含む水を灌水したときの

水稲玄米乾物重（kgDW/pot） 

Ct：溶存態 137Cs を含む水を灌水したときの

水稲玄米の 137Cs濃度（Bq/kgDW） 

Wc :水道水を灌水したときの水稲玄米乾物重

（kgDW/pot） 

Cc：水道水を灌水したときの水稲玄米の
137Cs濃度（Bq/kgDW） 

Cw：栽培期間中に添加した農業用水中の溶

存態 137Cs量（Bq/pot） 

Vs：供試した土壌の重量（kgDW/pot） 

Cs：供試した土壌中の 137Cs濃度（Bq/kgDW） 

2.1.3 結果および考察 

(1) 栽培前の土壌の化学性

栽培前の供試土壌の化学性について表 2-1-1 に

示した。土壌中の交換性K含量は土壌Aで37mg/kg

乾土、土壌 Bで 140mg/kg乾土であった。 

(2) 水道水 137Csおよび現地農業用水の 137Cs濃度

栽培時の水道水の 137Cs 濃度は 0.027Bq/L、現地

農業用水の 137Cs 濃度は WS1 が 1.4Bq/L（溶存態
137Cs 濃度： 0.18Bq/L、懸濁態 137Cs 濃度：

1.2Bq/L）、WS2 が 0.30Bq/L（溶存態 137Cs 濃度：

0.17Bq/L、懸濁態 137Cs濃度：0.13Bq/L）であった。 

(3) 溶存態 137Cs灌水時の栽培後の玄米および土壌

中の 137Cs濃度

農業用水由来の 137Cs濃度は、137Cs水を用いて栽

培した水稲玄米中の 137Cs濃度から水道水を用いて

栽培した水稲玄米中の 137Cs濃度を差し引くことに

よって算出した（図 2-1-1）。溶存態 137Cs 含有水

（それぞれ 0.1、1 および 10Bq/L）を灌水したと

き、農業用水由来の玄米中の 137Cs 濃度は、土壌 A

で 3.7、40.4および 308.8 Bq/kgDW、土壌 Bで 0.5、

8.4 および 63.2 Bq/kgDW であった。また、土壌 A

では 1 Bq/Lまたは 10 Bq/L、土壌 Bでは 10 Bq/L

の溶存態 137Cs を灌水したときに、玄米中の 137Cs

濃度は水道水灌水区より高かった。0.1、1 および
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10 Bq/Lでの農業用水由来の玄米の 137Cs濃度は土

壌 A で土壌 B の 4.9 倍となった。また、用水から

玄米への吸収率は土壌 A で土壌 B の 4.4 倍となっ

た（表 2-1-2）。 

栽培後の土壌中の 137Cs 濃度は土壌 B の 10Bq/L

の灌水区で有意に高かった（表 2-1-3）。また、

栽培後の土壌中の交換性 Kは土壌 Bで土壌 Aの 2.4

から 2.8 倍であった。しかし、交換性 K 含量は両

土壌で水道水添加時と差はなかった（表 2-1-3）。 

栽培後の土壌の鉛直方向の深度分布（表層およ

び下層）について測定を行った結果、土壌中の
137Cs 濃度は 10Bq/L の灌水区の表層で下層と比べ

て高かった（図 2-1-2）。上昇した土壌中の 137Cs

濃度は土壌 A で 217.6Bq/kgDW、土壌 B で

228.0Bq/kgDW であった。なお、栽培前の土壌中の

交換性 137Cs濃度は土壌 Aで 12.5±0.78Bq/kgDW、

土壌 Bで土壌 6.0±0.44Bq/kgDWであった。栽培後

は 10Bq/Lの添加時の土壌 Bの表層で下層と比べて

8.9Bq/kgDW 上昇した。また、水道水、0.1Bq/L お

よび 1Bq/Lでは両土壌の表層で交換性 137Cs濃度の

減少傾向がみられるものの有意な差は無かった

（図 2-1-2）。 

(4) 現地農業用水灌水時の栽培後の玄米および土

壌中の 137Cs濃度

現地農業用水のWS1、WS2および水道水を使用し

て栽培した場合、玄米の 137Cs濃度、栽培後の土壌

中の 137Cs濃度および交換性カリ含量に有意な差は

みられなかった（図 2-1-3 および表 2-1-4）。栽

培後の土壌の鉛直方向の深度分布（表層および下

層）について測定を行った結果、下層と比べて表

層の土壌中の 137Cs 濃度は WS1 灌水区で

44.8Bq/kgDW 上昇し、交換性 137Cs 濃度は WS2 の表

層で 9.8Bq/kgDW減少した（図 2-1-4）。

表2-1-2 処理水から玄米への吸収率 

溶存態 137Cs 

濃度 

吸収率 (%) 

土壌 A 土壌 B 

10 Bq/L 1.6 ± 0.03 0.36 ± 0.05 

1 Bq/L 2.0 ± 0.19 0.48 ± 0.09 

0.1 Bq/L 1.8 ± 0.74 0.23 ± 0.06 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

玄
米
中
の
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図2-1-1 溶存態137Cs 含有水を灌水して栽培した 
水稲における玄米の137Cs濃度 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差  

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す 

（P < 0.05  Tukey法) 

表2-1-1 栽培前の供試土壌の化学性 

土壌 A 土壌 B 

pH (H2O)  6.7 ± 0.12   5.9 ± 0.07 

EC(dS/m) 0.03 ± 0.00  0.06 ± 0.00 

交換性 K (mg/kg乾土)  37 ± 1.6  140 ± 0.0 

交換性 Ca (mg/kg乾土) 3400 ± 0.0 1200 ± 0.0 

交換性 Mg (mg/kg乾土) 970 ± 0.0  220 ± 2.0 

CEC (cmolc/kg乾土)   23 ± 0.33   11 ± 0.0 

腐植 (g/kg)  36 ± 2.6  31 ± 3.3 

全窒素 (g/kg) 0.89 ± 0.03  0.96 ± 0.02 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌Aは福島県中通り北部の水田の下層土（灰色低地土）、 

土壌Bは福島県農業総合センターの未耕耘土壌の下層土（灰色低地土） 
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処
理
水
 

土壌中の全 137Cs濃度(Bq/kg DW) 

処
理
水
 

* 

* *

土壌 A 

土壌中の全 137Cs濃度(Bq/kg DW) 

土壌 B 

土壌中の交換性 137Cs濃度(Bq /kg DW) 

土壌 A 

土壌中の交換性 137Cs濃度(Bq/kg DW) 

土壌 B 

図2-1-2 溶存態137Cs 含有水を灌水して水稲栽培後の土壌中の全137Cs濃度と交換性137Cs
濃度  

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

表層は ポット栽培持の0–5 cmの層、下層は5–15 cmの層 

*は表層の平均値と下層の平均値の間に P < 0.05で有意差があることを示す(Student's t-test)

表2-1-3 栽培後の137Cs濃度と交換性K含量（処理水） 

溶存態 137Cs濃

度 

137Cs濃度 

(Bq/kgDW) 

交換性 K 

(mg/kg乾土) 

土壌 A 土壌 B 土壌 A 土壌 B 

10 Bq/L 236 ± 20.6 a 252 ± 8.9 b 21 ± 0.6 a 60 ± 1.1 a 

1 Bq/L 204 ± 15.5 a 179 ± 9.1 a 22 ± 1.6 a 60 ± 0.9 a 

0.1 Bq/L 193 ± 29.2 a 199 ± 6.7 a 24 ± 1.1 a 57 ± 1.6 a 

水道水 184 ± 10.1 a 193 ±13.2 a 22 ± 0.7 a 58 ± 1.2 a 

減衰補正は2012年10月3日  

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05 Tukey法) 
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(5) 土壌由来と農業用水由来 137Csの吸収率

土壌由来の 137Cs の吸収率は土壌 A で 0.18%、土

壌 B で 0.013％であった。また、農業用水由来の
137Csの吸収率は土壌 Aで 1.6%、土壌 Bで 0.36％で

あった（表 2-1-2）。農業用水由来の 137Cs の吸収

率は土壌由来と比べ土壌 A で 8.9 倍、土壌 B で

27.7倍であった。 

(6) 溶存態放射性 Csと基準値

土壌 A では用水に含まれる溶存態 137Cs 濃度が

1Bq/L 以上で玄米の 137Cs 濃度が上昇し、土壌 B で

は 1～10Bq/Lで玄米の 137Cs濃度は上昇し、農業用

水の影響は土壌により異なった。しかし、玄米中

の 137Cs 濃度は農業用水中の溶存態 137Cs 濃度に比

例して増加した（図 2-1-5）ことから、農業用水

中の溶存態 137Csは玄米中の濃度に影響を及ぼすこ

玄
米
中
の

13
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s
濃
度
 (
Bq
/k
gD
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図2-1-3 2種類の現地農業用水を灌水して
栽培した水稲における玄米の137Cs
濃度 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

‘ns’は 各処理の平均値に有意差がないことを示す 

（P < 0.05  Tukey法) 

表2-1-4 栽培後の137Cs濃度と交換性K含量（現地

農業用水） 

現地用水 
 137Cs濃度 

(Bq/kgDW) 

交換性 K 

(mg/kg乾土) 

WS1 169 ± 7.4 a 18 ± 1.6 a 

WS2 160 ± 7.8 a 20 ± 2.5 a 

水道水   184 ±10.1 a 22 ± 0.7 a 

減衰補正は2012年10月3日  

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す 

（P < 0.05  Tukey法) 

WS1：2012年6月22日に福島県中通り北部の水田近辺の用水路より

11.5mm（国土交通省気象庁データ、地点：福島）の降雨があっ

た2012年6月22日に採取したもの 

WS2：WS1と同地点の用水路より24時間晴天後の6月26日に採取したも

の 

処理水中の溶存態 137Cs濃度 (Bq/L) 

玄
米
中
の
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度
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*P < 0.05

図2-1-5 処理水中の溶存態137Cs濃度と玄米中
の137Cs濃度の関係 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

現
地
農
業
用
水
 

現
地
農
業
用
水
 

** 

** 

土壌中の全 137Cs濃度(Bq/kg DW) 土壌中の交換性 137Cs濃度(Bq/kg DW) 

土壌 A 

図 2-1-4 2種類の現地用水を灌水した水稲栽培後の土壌中の全 137Cs濃度と交換性 137Cs濃度 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

表層は ポット栽培持の 0–5 cmの層、下層は 5–15 cmの層 

**は表層の平均値と下層の平均値の間に P < 0.01で有意差があることを示す(Student's t-test) 

土壌 A 

** 

福島県農業総合センター研究報告　第10号8



とが明らかになった。 

放射性Csを含む水からの水稲への移行は、土壌

からよりも多いといわれていたが（Myttenaere, et 
al. 1969、 Nemoto and Abe 2013）、本研究結果で

も同様であった。しかし、本条件下での農業用水

中の溶存態 137Cs濃度が 0.1Bq/Lでは玄米中の 137Cs

濃度は増加しなかった。また、現地農業用水の
137Cs 濃度（全 137Cs 濃度 0.3～1.4Bq/L、溶存態
137Cs 濃度 0.17～0.18Bq/L）でも水道水（溶存態
137Cs 濃度 0.027Bq/L）と差がなかった。本結果お

よび福島県内の阿武隈川の溶存態放射性 Cs は

0.1Bq/L以下である（Yasutaka, et al. 2012）ことを

合わせ、2012 年時点での農業用水中の溶存態 Cs

の影響は小さいと判断された。 

(7) 土壌中の交換性 K含量の影響

玄米への 137Cs の吸収率は土壌 B で 0.23～0.48%

と土壌 Aの 1．6～2.0%と比べて、4.2～7.8倍高か

った（表 2-1-2）。土壌 B は栽培前の土壌中の交

換性 K含量が土壌 Aより 3.8倍高く、140mg/kg乾

土であったことから、土壌中の交換性 K 含量が水

からの移行を抑制した一因であると考えられた

（表 2-1-1）。つまり、農業用水中の溶存態放射

性 Csの玄米への移行は土壌中の交換性 K含量の影

響を受け、土壌中の交換性 K 含量が高いと放射性

Cs の移行程度は低くなると考えられた。ただし、

本実験では由来の異なる 2 種類の土壌を供してお

り、土壌中の交換性 K 含量の増減で農業用水中の

放射性Csの移行が増減するかは同一土壌での実験

が必要と考えられる 

2.1.4 まとめ 

農業用水を大量に必要とする水稲について、農

業用水中および土壌の放射性Csの移行程度を明ら

かにした。水道水と用水中の溶存態 137Cs 濃度を 3

段階（0.1、1.0 および 10 Bq/L）に調整した水お

よび現地農業用水 2 種類（WS1、WS2）を、放射性

Csの土壌から水稲への移行程度が異なる 2種類の

土壌での水稲のポット栽培に灌水として与え、用

水及び土壌に由来する 137Csの玄米への移行につい

て解析した。土壌は2011年の水稲玄米が暫定基準

値 500Bq/kgを超えた水田と水稲玄米が 10Bq/kg以

下であった福島県農業総合センター内の未耕耘土

壌より採取し、それぞれ土壌 A および土壌 B とし

た。土壌 Aでは農業用水に含まれる溶存態 137Cs濃

度が 1Bq/L以上で玄米の 137Cs濃度が上昇し、土壌

B では 1～10Bq/L で玄米の 137Cs 濃度は上昇し、土

壌により農業用水の影響が異なった。土壌 A およ

び B では土壌中の交換性カリ含量が大きく異なっ

ており、農業用水中の溶存態放射性Csの玄米への

移行程度は、土壌中の交換性カリ含量の影響を受

け、交換性カリ含量が高いと放射性Csの移行程度

は低くなると考えられた。2012 年に採取した現地

農業用水（全 137Cs 濃度 0.3～1.4 Bq/L、溶存態
137Cs濃度 0.17～0.18 Bq/L）では玄米中の 137Cs濃

度は水道水と差が生じず、福島県内の阿武隈川の

溶存態放射性 Csは 0.1Bq/L以下であることを合わ

せ、2012 年時点での農業用水中の溶存態 Cs の影

響は小さいと考えられた。本項で得られた結果よ

り通常の農業用水では、溶存態放射性Csのみに起

因して玄米中の放射性 Cs 濃度が 100Bq/kg を超過

する可能性は低いと考えられる。また、放射性 Cs

濃度が約 0.1Bq/L の農業用水から玄米へ移行は、

玄米における放射性Csの基準値では影響が非常に

小さいと判断した。 

2.2 溶存態放射性 Csの畑作物への移行 

2.2.1 緒言 

前項 2.1では溶存態放射性 Csおよび土壌から水

稲への移行は、放射性 Cs濃度が約 0.1Bq/Lの農業

用水では玄米へ移行は水道水と差が無く、水稲玄

米における放射性Csの基準値では影響が非常に小

さいことを明らかにしたが、本項では土壌および

農業用水中の溶存態放射性Csが水稲以外の畑作物

への放射性Csの移行について解析を行った。まず、

土壌から畑作物への放射性Csの移行を明らかにす

るために、これまでに行った報告（Suzuki, et al.
2012）をもとに東京電力原発事故直後の2011年に

畑作物 4 種（ヒマワリ、アマランサス、ソルガム

およびソバ）による土壌からの 137Csの吸収率を算

出した（実験 1）。次いで、土壌からの放射性 Cs

の吸収が比較的高く、垂直方向に生育するため土

壌の付着による二次汚染が少ないと想定されるヒ

マワリを用いて、異なる溶存態 137Cs濃度の水をヒ

マワリに灌水し、これまでに行った報告（鈴木ら

2015）をもとに農業用水中の溶存態放射性Csの吸

収率を算出した（実験 2）。なお、前項 2.1 と同

様に、水道水、溶存態 137Cs 濃度を 0.1、1.0 およ

び 10 Bq/L に調製した用水を、交換性カリ含量が

異なる 2 種類の土壌でのヒマワリポット栽培に灌

水として与え、137Cs のヒマワリ地上部への移行に

ついて明らかにした。
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2.2.2 材料および方法 

2.2.2.1 実験 1の材料および方法 

(1) 供試作物

供試作物はヒマワリ（Helianthus annuus L.）,

アマランサス（ Amaranthus L. ）、ソルガム

（ Sorghum bicolor (L.)Moench ）お よび  ソバ

（Fagopyrum esculentum）とした。

(2) 栽培のほ場

福島県農業総合センター内の畑地ほ場（灰色低

地土）および福島県中通り北部の畑地ほ場（淡色

黒ボク土）で栽培した。 

(3) 植物体の 137Cs濃度の測定

植物体は表 2-2-1 の収穫日に地上部を地際で刈

り取り、水道水で洗浄後、送風定温乾燥機により

75℃で72時間以上乾燥させた。乾燥した試料をミ

ルで粉砕し、U-8容器に充填して Ge 半導体検出器

（GC3020、GC3520およびGC4020 キャンベラジャ

パン社製）で 137Cs 濃度を測定した。なお、Ge 半

導体検出器での測定時間は 4,000～54,000 秒とし、
137Cs 濃度は表 2-2-1 に示す収穫日で減衰補正した。

(4) 土壌中の 137Cs濃度の測定

2.1.2 の土壌中の 137Cs 濃度の測定と同様の方法

でおこなった。 

(5) 土壌中の交換性カリ含量の測定

2.1.2 の土壌中の交換性カリ含量の測定と同様

の方法でおこなった。 

(6) 土壌からの 137Csの吸収率

土壌からの 137Csの吸収率は以下の計算式で算出

した。この吸収率で土壌から放射性Csを吸収しや

すいかを判断した。 

土壌からの 137Csの吸収率 

＝植物中の放射性 Cs吸収量/土壌中の 

放射性 Cs含量（深さ 15cm）×100 

2.2.2.2 実験 2の材料および方法 

(1) 溶存態 137Csを含む用水の調製

2.1.2 の溶存態 137Cs 含有用水の調製と同様の方

法でおこなった。 

(2) 栽培土壌の調整

2.1.2 と同じ 2 種類の土壌を用い、調整も同様

の方法でおこなった。 

(3) 耕種概要

調整した 2 ほ場の土壌をポット当たり乾土相当

で 3.2kg となるよう 1/5000a ワグネルポットに充

填した。2012年7月2日にヒマワリ種子(Helianthus 
annuus L. F1 サンリッチオレンジ タキイ種苗)を 1

ポットに 8 粒播種し、8 月 5 日に間引きしてポッ

ト当たり 4株とした。

施肥については、基肥は施用せず、間引き時に

10a当たり N 3kgおよび P2O5 2kgとなるよう、硫

安(細粒)0.06g および粒状ようりん 0.04g を各ポ

ットに表面施用した。なお、カリ肥料は施用しな

かった。 

灌水は土壌表面が乾燥した時点で、3 段階の濃

度に調整した溶存態 137Cs含有水および水道水を用

いて、植物体に直接かからないよう株元に適宜実

施した。栽培期間中(71日間)の灌水量は 1ポット

あたり 6.5～7.5Lであった。 

栽培は福島県農業総合センター内のガラス温室

内で行い、規模は各処理 1 区 1 ポットで 6 反復と

した。 

(4) ヒマワリ植物体の 137Cs濃度の測定

ヒマワリは開花時の 2012 年 9 月 10 日に地際か

ら 2cm の位置で茎を切除し子葉を除去後、水道水

で洗浄し、送風定温乾燥機により 75℃で 72 時間

以上乾燥させた。乾燥した試料をミルで粉砕し、

U-8 容器に充填して、Ge 半導体検出器（GC3020、

GC3520、GC4020 キャンベラジャパン社製）で
137Cs濃度を測定した。なお、Ge半導体検出器での

測定時間は 4,000～50,000 秒とし、137Cs 濃度は収

穫日の 2012年 9月 10日で減衰補正した。 

(5) 土壌中の 137Cs 濃度および交換性 137Cs 濃度の

測定

ワグネルポット内の土壌の 137Cs濃度は、風乾土

を U-8容器に充填し Ge半導体検出器（GC2020 キ

ャンベラジャパン社製）で 137Cs濃度を計測後、水

分補正し、乾土当たりとして算出した。土壌中の

交換性 137Cs 濃度は、風乾土 80.0g に 1M 酢酸アン

モニウム（pH7.0）800mL を加え、1 時間振とう抽

出し（Tsukada, et al.2002）、抽出液を 0.45μm メ

表 2-2-1 播種定植および収穫日（2011年） 

土壌 ヒマワリ アマランサス ソルガム ソバ

淡色黒ボク土 播種定植日 6月 9日 6月 9日 6月 9日 8月 4日 

収穫日 9月 6日 9月 7日 9月 8日 9月 13日 

灰色低地土 播種定植日 6月 9日 6月 9日 6月 9日 7月 27日 

収穫日 9月 6日 9月 7日 9月 8日 9月 13日 
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ンブレンフィルターでろ過後 0.7L マリネリ容器

（直径13cm、高さ17cm 株式会社スギヤマゲン製）

に充填してGe半導体検出器で測定した値から算出

した。なお、Ge 半導体検出器での測定時間は、土

壌（137Cs 濃度）については 1,200 秒、抽出液（交

換性 137Cs濃度）については 4,000～45,000秒とし、
137Cs 濃度は収穫日の 2012 年 9月 10日で減衰補正

した。

(6) 土壌中の交換性カリ含量の測定

2.1.2 の土壌中の交換性カリ含量の測定と同様

の方法でおこなった。 

(7) 用水および土壌からのヒマワリの 137Cs吸収率

ヒマワリ地上部の用水からの 137Cs吸収率は下記

の計算式Ⅰ、土壌からの 137Cs吸収率は下記の計算

式Ⅱにより算出した。 

用水からの吸収率（％） 

＝（Wt×Ct－Wc×Cc）×100 / Cw･････Ⅰ 

土壌からの吸収率（％）  

＝Wc×Cc×100 / Vs×Cs ････････････Ⅱ 

Wt：溶存態 137Cs を含む水を灌水したときの

ヒマワリ地上部乾物重（kgDW/pot）

Ct：溶存態 137Cs を含む水を灌水したときの

ヒマワリの 137Cs濃度（Bq/kgDW）

Wc :水道水を灌水したときのヒマワリ地上

部乾物重（kgDW/pot） 

Cc：水道水を灌水したときのヒマワリの
137Cs濃度（Bq/kgDW） 

Cw：栽培期間中に添加した用水中の溶存態
137Cs量（Bq/pot） 

Vs：供試した土壌の重量（kgDW/pot） 

Cs：供試した土壌中の 137Cs 濃度（Bq/kgDW） 

2.2.3 結果および考察 

2.2.3.1 実験 1の結果および考察 

ヒマワリ、アマランサス、ソルガムおよびソバ

による土壌からの 137Csの植物体地上部で吸収率は

灰色低地土で 0.007–0.038%、淡色黒ボク土で

0.013–0.093%であった。また、灰色低地土ではヒ

マワリ、次いでアマランサスの吸収率が高かった

が、淡色黒ボク土ではアマランサス、次いでヒマ

ワリ、ソルガムであった（表 2-2-2）。このこと

から、2 種類のほ場からの吸収率からヒマワリ、

アマランサスおよびソルガムが土壌からの放射性

Cs の吸収が比較的高いと考えられた。また、灰色

低地土で吸収率が比較的高く、垂直方向に生育す

るため土壌の付着による二次汚染が少ないと想定

されるヒマワリを以降の畑作物の実験に供試する

こととした。

2.2.3.2 実験 2の結果および考察 

(1) 栽培前後の 137Csの収支

施用した溶存態 137Csを含む用水は全てポット内

に留まり外部に流出しないようにしたため、栽培

期間中におけるポット当たりの 137Cs 量の収支は

同等であった（表 2-2-3）。 

(2) ヒマワリ地上部の 137Cs吸収

溶存態 137Cs を含む用水を灌水した結果、A 及び

Bの両土壌ともに溶存態 137Cs濃度 10Bq/Lの用水を

灌水した区において、ヒマワリ地上部の 137Cs濃度

が水道水区と比較して増加した（表 2-2-4）。 

灌水に使用した水道水の溶存態 137Cs 濃度は

0.027Bq/L（第 2章 2.1.3）であり極めて低いこと

から、水道水で栽培した区のヒマワリ地上部中の
137Cs は土壌に由来する 137Cs とみなすことができ

る。 

表 2-2-2 土壌からの吸収除去率 

土壌 植物体 
土壌の 137Cs 量 

(kBq/㎡) 

137Cs の吸収率 

（％）

灰色低地土 

ヒマワリ 216 ± 11 0.038 ± 0.005 

アマランサス 209 ± 24 0.023 ± 0.002 

ソルガム 201 ±  7 0.022 ± 0.004 

ソバ 247 ± 10 0.007 ± 0.001 

淡色黒ボク土 

ヒマワリ 175 ± 37 0.036 ± 0.017 

アマランサス 154 ± 35 0.093 ± 0.022 

ソルガム 208 ± 64 0.033 ± 0.017 

ソバ 158 ± 12 0.013 ± 0.001 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 
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10Bq/L 区のヒマワリ地上部の 137Cs 濃度は、水

道水区と比較して、土壌 Aで 106 Bq/kgDW、土壌 B

で 8.6 Bq/kgDW 高かった。また、ヒマワリ地上部

の 137Cs 含量は、土壌 A で 0.8 Bq/pot、土壌 B で

0.07 Bq/pot増加した（表 2-2-4）。 

なお、本試験でのヒマワリの生育量は一般の栽

培に比べやや少なかった。これは、土壌から植物

体への放射性Csの移行を最小限にするため、放射

性Cs濃度の低い下層土壌を用いたことによるもの

と考えられる。 

(3) 用水および土壌からのヒマワリの 137Cs 吸収

率

用水と土壌からのヒマワリの 137Cs 吸収率は、

10Bq/L 区と水道水区における結果を用いて、実験

方法で示したⅠ及びⅡの計算式により算出した。 

用水からの 137Cs吸収率は土壌 Aで0.88％、土壌

B で 0.075％であり、土壌 B は土壌 A の 1/10 程度

であった。また、土壌からの吸収率は、土壌 A で

0.40％、土壌 Bで 0.017％であり、土壌 Bは土壌 A

の 1/20程度であった（表 2-2-5）。つまり、用水

からの 137Cs吸収率は、土壌からの吸収率と比較し

て、土壌 A では 2 倍程度、土壌 B では 4 倍程度高

く、植物体の 137Cs吸収に対する農業用水中の溶存

態 137Cs の影響は、土壌中の 137Cs より大きいこと

が明らかとなった（表 2-2-5）。 

(4) ヒマワリの 137Cs 吸収に及ぼす土壌中の交換

性カリ含量の影響

栽培前の土壌中の交換性カリ含量は土壌 A で

50mg/kg乾土、土壌 Bで 176mg/kg乾土、栽培後は

土壌 A で 29～32mg/kg 乾土、土壌 B で 90～

107mg/kg乾土であり、栽培期間を通じて土壌 Bの

交換性カリ含量が高かった（表 2-2-6）。 

ヒマワリの 137Cs吸収率は、用水由来及び土壌由

来のいずれにおいても、交換性カリ含量が少ない

土壌 A で高く（表 2-2-5）、交換性カリ含量を高

めることで用水、土壌双方からの 137Csの吸収が抑

制された。 

(5) 土壌中の交換性 137Cs濃度に及ぼす溶存態 137Cs

の影響

Aおよび Bの各土壌とも 10Bq/L区において交換

性 137Cs 濃度が増加し、137Cs 濃度に対する交換性
137Cs 濃度の割合（抽出割合）は土壌 A で 2.4 ポイ

ント、土壌 B で 1.2 ポイント増加した（表 2-2-

7）。土壌中の交換性 137Cs 濃度とヒマワリ地上部

の 137Cs濃度の間には、土壌 Aでは有意な相関関係

はみられなかったが、土壌 B では有意な正の相関

関係がみられた（図 2-2-1）。これらのことから、

用水中の溶存態 137Cs は土壌中の交換性 137Cs 濃度

を上昇させ、土壌を介して植物体の 137Cs濃度を上

昇させることが示唆されたが、土壌によって上昇

の程度は異なった。

表 2-2-3 栽培期間における 137Csの収支 (Bq/pot) 

土壌 用水 

栽培中 栽培後 

土壌中の 

137Cs 量 

（栽培前） 

灌水により添

加した 137Cs 

量 

合計 土壌中の

137Cs 量 

ヒマワリ

地上部の 

137Cs 含量 

合計 

土壌 A 

0.1Bq/L 

489±18 

1.2±0.0 490 529±37 2.6±0.1 531±37 

1Bq/L 9.5±0.0 499 546±26 2.3±0.1 548±26 

10Bq/L 91.6±1.6 581 599±16 2.9±0.2 602±16 

水道水 0.3±0.0 489 531±22 2.1±0.1 534±22 

土壌 B 

0.1Bq/L 

582±15 

1.2±0.0 583 604±27 0.09±0.01 604±27 

1Bq/L 9.7±0.0 592 598±49 0.11±0.01 598±49 

10Bq/L 94.2±0.1 676 706±26 0.18±0.01 706±26 

水道水 0.3±0.0 582 606±33 0.11±0.01 606±33 

減衰補正は 2012年 9月 10日 

データは 6反復の平均値±標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 
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表 2-2-4 ヒマワリ地上部の生育量、137Cs濃度及び 137Cs含量 

土壌 用水 乾物重(gDW/pot) 137Cs濃度(Bq/kgDW) 137Cs含量(Bq/pot) 

土壌 A 

0.1Bq/L 6.9 ± 0.1 a 372 ± 12 ab 2.6 ± 0.1 

1Bq/L 6.8 ± 0.1 a 343 ± 23 b 2.3 ± 0.1 

10Bq/L 7.0 ± 0.3 a 417 ± 16 a 2.9 ± 0.2 

水道水 6.8 ± 0.2 a 311 ± 13 b 2.1 ± 0.1 

土壌 B 

0.1Bq/L 9.1 ± 0.2 a 9.8 ± 1.3 b 0.09 ± 0.01 

1Bq/L 8.6 ± 0.1 a 12.5 ± 1.2 b 0.11 ± 0.01 

10Bq/L 8.8 ± 0.1 a 20.4 ± 1.2 a 0.18 ± 0.01 

水道水 9.1 ± 0.2 a 11.8 ± 1.1 b 0.11 ± 0.01 
137Cs量(Bq/pot)＝乾物重(gDW/pot)×137Cs濃度(Bq/kgDW)/1000 

減衰補正は 2012年 9月 10日 

データは 6反復の平均値±標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05 Tukey法) 

表 2-2-5 ヒマワリの用水及び土壌からの 137Cs吸収率 

土壌 吸収率(％) 用水由来/土壌由来 

用水由来 土壌由来 

土壌 A 0.88 0.40 2.2 

土壌 B 0.075 0.017 4.4 

土壌 B/土壌 A 1/12 1/24 

溶存態 137Cs 濃度 10Bq/L用水の場合 

土壌 Aおよび Bは表 2-1-1に同じ 

表 2-2-6 栽培時の土壌の交換性カリ含量 

土壌 用水 
土壌中の交換性カリ含量(mg/kg乾土) 

栽培前 栽培後 

土壌 A 

0.1Bq/L 

50 ± 1 

32 ± 6 a 

1Bq/L 32 ± 3 a 

10Bq/L 29 ± 1 a 

水道水 32 ± 3 a 

土壌 B 

0.1Bq/L 

176 ± 4 

96 ± 5 bc 

1Bq/L 90 ± 3 c 

10Bq/L 101 ± 6 ab 

水道水 107 ± 5 a 

データは 6反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05 Tukey法) 
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2.2.4 まとめ 

畑作物であるヒマワリ（Helianthus annuus L.）,

アマランサス（Amaranthus L.）、ソルガム

（Sorghum bicolor （L.）Moench）およびソバ

（Fagopyrum esculentum）の 4種類を供試して、土

壌からの 137Csの吸収率を算出するすることで、ヒ

マワリ、アマランサス及びソルガムが土壌から放

射性Csを吸収しやすい作物であることを明らかに

した。さらに、用水及び土壌に由来する 137Csのヒ

マワリ地上部への移行について解析するため、水

道水および溶存態 137Cs濃度を 3段階（0.1、1.0お

よび 10 Bq/L）に調製した用水を、交換性カリ含

量が異なる 2 種類の土壌に灌水として与えたとこ

ろ、溶存態 137Cs濃度 1Bq/L以下の用水では、水道

水を灌水した場合と比較して、ヒマワリ地上部の
137Cs濃度に変化は認められず、土壌中の 137Cs濃度

及び交換性 137Cs濃度についても差は認められなか

った。一方、溶存態 137Cs 濃度 10Bq/L の用水では、

ヒマワリ地上部の 137Cs濃度が上昇した。また、用

水中に含まれる溶存態 137Cs は、土壌中の 137Cs よ

りヒマワリ地上部に移行しやすいこと、用水中及

び土壌中の 137Csのヒマワリ地上部への移行は、土

壌中の交換性カリ含量が多い場合に抑制されるこ

とを明らかにした。用水中の溶存態 137Csは土壌中

の交換性 137Cs濃度を上昇させ、土壌を介して植物

体の 137Cs濃度を上昇させることが示唆されたが、

土壌によってその上昇程度は異なった。以上より、

ヒマワリでは用水中に含まれる溶存態 137Cs が、

10Bq/L でヒマワリ地上部の 137Cs 濃度が上昇する

が、土壌中の交換性カリ含量の増加によって、用

水および土壌からの 137Csの吸収抑制対策が可能と

考えられた。

土壌 A 

ヒ
マ
ワ
リ
地
上
部
の

13
7 C
s
濃
度
（
Bq
/k
gD
W）

図 2-2-1 土壌中の交換性 137Cs濃度とヒマワリ地上部の 137Cs濃度の関係 
土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

土壌 B 
土壌中の交換性 137Cs濃度（Bq/kgDW） 

表 2-2-7 土壌中の交換性 137Cs濃度 

土壌 用水 

栽培前土壌 栽培後土壌 
137Cs濃度

（Bq/kgDW） 

137Cs濃度 

（Bq/kgDW） 

交換性 137Cs濃度 

（Bq/kgDW） 

交換性 137Csの割合 

(％) 

土壌 A 

0.1Bq/L 

152±6.1 

165 ± 11.5 a 16.7 ± 1.4 b 10.3 ± 0.98 

1Bq/L 171 ± 8.2 a 17.3 ± 1.0 ab 10.2 ± 0.62 

10Bq/L 187 ± 4.9 a 23.1 ± 1.8 a 12.4 ± 1.06 

水道水 166 ± 7.0 a 16.4 ± 0.7 b 10.0 ± 0.69 

土壌 B 

0.1Bq/L 

182±4.9 

189 ± 8.5 a 9.2 ± 1.3 b 5.1 ± 1.02 

1Bq/L 187 ± 15.2 a 9.2 ± 0.5 b 5.2 ± 0.53 

10Bq/L 221 ± 8.1 a 12.7 ± 0.6 a 5.8 ± 0.44 

水道水 189 ± 10.4 a 8.5 ± 0.5 b 4.6 ± 0.47 

減衰補正は 2012年 9月 10日 

データは 6反復の平均値 ± 標準誤差 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 

同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05 Tukey法) 
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2.3 溶存態放射性 Csの土壌への移行 

2.3.1 緒言 

前項までに、農業用水中の溶存態 137Csが水稲お

よびヒマワリなどの農作物中の 137Cs濃度に及ぼす

影響があることを明らかにした。しかし、水田等

に流入した高濃度の溶存態放射性Csがどの程度の

期間、用水中に残存するかは明らかになっていな

い。このため、高濃度の溶存態放射性Csの土壌へ

の添加実験を行い、一定期間培養することで、土

壌への移行程度を解析した。 

2.3.2 材料および方法 

(1) 方法

土壌に 137Cs を含む調整水を添加・安置し、一

定時間後に添加した土壌および水を採取し、水

中の溶存態 137Cs 濃度および交換性 137Cs 濃度を測

定した。100mL の蓋付きポリ容器に 2mm 以下の大

きさにふるった風乾土 20gを充填し、溶存態 137Cs

濃度を 200Bq/Lに調整した水 100mLを添加した。

これを、人工気象器（LH-220S、日本医化器械製

作所）に 24 時間暗条件、25℃一定 で、1、24，

48，72、168 時間静置した。得られた上澄み液を

採取し、速やかに遠心分離した後、0.45μm のメ

ンブレンフィルターでろ過し、溶液中に残存す

る溶存態 137Cs量を求めた。

また、土壌の交換性 137Cs は、遠心分離後に残

った土壌を蒸留水で 3 回洗浄後、1M 酢酸アンモ

ニウムで 24 時間振とうし、0.45μm メンブレン

フィルターでろ過し、137Cs 量を測定後、以下に

示す式で算出した。土壌の水溶性 137Cs は洗浄時

に使用した蒸留水を0.45μmメンブレンフィルタ

ーでろ過し、137Cs量を測定後算出した。

(2) 栽培土壌の調整

2.1.2 と同じ 2 種類の土壌を用い、同様の調整

方法でおこなった。 

(3) 算出方法
137Cs含有水中の残存率※(%)=

一定時間後の添加した水の 137Cs量（Bq）×100 

調整水の 137Cs量（Bq） 

※土壌に吸着された後の調整水中の 137Csの残

存率

調整水から土壌中に吸着された 137Csに対する

交換性 137Csの割合（%）= 

添加後一定時間経過した後の 

土壌中の交換性 137Cs量（Bq）×100 

土壌に吸着された 137Cs量※（Bq） 

※添加した調整水中に含まれる 137Cs量－土壌

に吸着された後の調整水中の 137Cs量で算出

2.3.3. 結果および考察 

(1) 水中の 137Csの残存率

調整水を添加して 1時間後の調整水中の 137Csの

残存率は土壌 Bで 4.5%、土壌 Aで 3.3%であった

(表 2-3-1)。48時間後には調整水中の 137Csの残存

率は 1%未満となりほとんど土壌中に移行している

と考えられた。 

(2) 土壌への吸着および固定

土壌中の交換性 137Csは土壌 Bで土壌 Aの 3～6

倍であった（図 2-3-1）。土壌を蒸留水で 3回洗

浄した液の 137Cs濃度は NDであったことから、水

溶性 137Csはほとんど存在しないと考えられるた

め、調整水から土壌中に吸着された 137Csは、土

壌に固定もしくは交換性 137Csの形で存在してい

るものと考えられた。また、調整水中に含まれる
137Csが土壌に吸着された後、交換性 137Csの形態

で存在する割合は土壌によって異なった。 

溶存態 137Csを含む水を添加した後、1時間以内

に 95％以上が土壌に移行し、吸着または固定され

ていることが明らかとなった。そのため、農業用

水中の放射性 Csは農作物への直接の移行は少な

いものと考えられた。また、土壌への吸着とは、

土壌固相－液相間において物質が不均質に分配さ

れる減少であり、農地土壌における Csの吸着反

表 2-3-1 土壌に吸着された後の調整水中の 137Csの残存率（%） 

土壌 
調整水添加後の時間 

0 h 1 h 24 h 48 h 72 h 168 h 

土壌 A 100 3.3 1.2 <1.0 <1.0 <1.0 

土壌 B 100 4.5 3.8 <1.0 <1.0 <1.0 

減衰補正は調整水添加時 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 
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応は NH4＋および K＋が Cs＋と土壌の吸着サイトお

よび固定サイトを奪い合う関係にあるため、土壌

による Cs＋固定反応の親和性は NH4+や K+よりも高

いものの、高濃度の NH4+や K+が存在すると一部の

Cs+が置換され植物にとって吸収されやすい形態

となる（山口ら 2012）。本実験でも土壌中の交

換性カリ含量が多い土壌 Bで土壌 Aより交換性
137Csが多いこと（図 2-3-1）、調整水中の 137Csの

残存率が高いことより（表 2-3-1）、溶存態 137Cs

と土壌中の K＋が固定サイトを奪い合ったため交

換性 137Cs量と調整水中の溶存態 137Csの残存率が

土壌 Bで多くなったと考えられた。 

(3) 水稲およびヒマワリ栽培後土壌との比較

水稲およびヒマワリ栽培後土壌では土壌中の交

換性 137Cs濃度が土壌 Bより土壌 Aで高く（図 2-

1-2、表 2-2-7）、本項では土壌 Bが高い（図 2-

3-1）ことから結果が逆転している。土壌 Aでは

雲母由来の粘土鉱物がほとんどみられず、土壌 B

は雲母由来の粘土鉱物を多く含む土壌である（農

林水産省他 2014）。そのため、水稲およびヒマ

ワリを 70日以上栽培しているため、短期間の培

養では到達しなかったフレイド・エッジ・サイト

のような固定サイトに 137Csが土壌 Bでより多く

移行したためと考えられた。

2.3.4 まとめ 

本項では、水田等に流入した高濃度の溶存態放

射性 Csがどの程度の期間、用水中に残存するか

を明らかにするため、溶存態 137Cs濃度が 200Bq/L

の水を土壌に添加する室内モデル実験を実施し

た。溶存態 137Csは、添加後 1時間以内に 95％以

上が土壌に移行し、48時間後には 99％が土壌に

移行し吸着または固定されているため、水田に流

入した農業用水中の放射性 Csは比較的速やかに

土壌に吸着・固定されると考えられ、農業用水か

ら農作物への直接の移行は少ないものと考えられ

た。農業用水中の放射性 Csは土壌への吸着は初

期に土壌中の K＋と放射性 Cs＋が競合し、土壌の固

定サイトを奪い合い、長期的には短期間では到達

しなかったフレイド・エッジ・サイトのような固

定サイトに 137Csが移行すると考えられる。 

2.4 まとめ 

 東京電力原発事故後、福島県の山林からの流れ

る灌漑水を使用して栽培した一部の玄米の放射性

Cs濃度が暫定規制値の 500Bq/kgを超え、その原

因が山林からの流水や農業用水に含まれる放射性

Csではないかと疑われた。本章では暫定規制値を

超えた要因として農業用水中の放射性 Csが水稲

および畑作物 4種について、溶存態放射性 Csお

よび土壌からの移行程度、および水田等に流入し

た高濃度の溶存態 137Csがどの程度の期間、用水

中に残存するかを明らかにした。 

溶存態 137Cs（137Cs濃度は 0.1、1.0、10Bq/L）

を含む水を灌水してポットで育てた水稲玄米およ

び畑作物 4種の中で土壌からの 137Csの移行の大

きいヒマワリの 137Cs濃度を測定することによ

り、農業用水から玄米およびヒマワリへの溶存態
137Csの移行について調査をおこなった。ポットに

灌水した 137Cs水は汚染地域で採取した針葉樹か

ら抽出し、水道水で希釈して作成した。供試土壌

は福島県内の 2地点より採取した灰色低地土（土

壌 Aおよび B）とした。本章は水稲 （Oryza sativa 
L. ひとめぼれ）およびヒマワリ（Helianthus
annuus L. F1 サンリッチオレンジ）のポット栽培

を行い、農業用水中に含まれる溶存態放射性 Cs

がどの程度移行するのか明らかにした。玄米中の
137Cs濃度は、農業用水の 137Cs濃度が 0.1Bq/Lま

たは 1Bq/L（ただし土壌中の交換性 K2Oが高い）

では水道水灌水時と差が無く、1Bq/L（土壌中の

交換性 K2Oが 50mg/kg程度のように低い）の場合

に水道水灌水時より濃度が上昇した。畑作物であ

るヒマワリ中の 137Cs濃度は、農業用水の 137Cs濃

度が 1Bq/L以下では水道水灌水時と差が無く、

時間（h） 

図2-3-1 調整水を加えた土壌の交換態 137Csの
割合の推移 

添加後 48 時間以上は調整水中の 137Cs 濃度は ND であったため、

土壌に吸着された 137Cs量は添加した調整水の 137Cs量と同等とし

て算出している。 

土壌AおよびBは表2-1-1に同じ 
調
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10Bq/Lでは 137Cs濃度が上昇した。以上より、本

実験条件では、放射性 Cs濃度が約 0.1Bq/Lの農

業用水から農作物への放射性 Csの移行は、放射

性 Csの基準値（一般食品では 100Bq/kg）では無

視できると考えられた。しかし、交換性 K2Oが低

い土壌では農業用水中の濃度が 1Bq/L以上、交換

性 K2Oが高い土壌でも 10Bq/Lになると農作物中の

放射性 Cs濃度が増加する可能性があった。 

水田等に流入した高濃度の溶存態放射性 Csが

どの程度の期間、用水中に残存するかを明らかに

するため、溶存態 137Cs濃度が 200Bq/Lの水を土

壌に添加する室内モデル実験を実施した。溶存態
137Csを含む水の添加 1時間以内に 95％以上が土

壌に移行し、吸着または固定していることが明ら

かとなった。そのため、農業用水中の放射性 Cs

は比較的速やかに土壌に吸着・固定されており、

農業用水から農作物への直接の移行は少なく、農

業用水から土壌に吸着された放射性 Csが根から

吸収されている可能性が考えられた。 

第３章 農業用水中の形態の異なる放射性 Csの

水稲への移行 

農業用水には、異なる形態の放射性Csが存在し

ており、水中にイオン等として溶けている溶存態

や、浮遊する土壌粒子や有機物等の懸濁物質に吸

着・固定されている懸濁態がある（Yasutaka, et al.
2012）。しかし、これらの形態の異なる放射性 Cs

が水稲を主とした農作物中の放射性Cs濃度に与え

る影響は明らかになっていない。第 2 章では、放

射性 Cs濃度が約 0.1Bq/Lの農業用水からの農作物

（水稲、ヒマワリ）への放射性Csの移行は非常に

少ないが、交換性K2Oが低い土壌（50mg/kg乾土）

では農業用水中の濃度が 1Bq/L 以上、交換性 K2O

が高い土壌（176mg/kg 乾土）でも 10Bq/L になる

と農作物中の放射性Cs濃度が増加する可能性があ

った。本章では、農業用水に含まれる形態の異な

る放射性Csの水稲への移行について、水耕栽培お

よびポット土耕栽培で明らかにする。 

3.1 水耕栽培における形態の異なる放射性 Cs の

水稲への移行 

3.1.1 緒言 

 溶存態 137Cs以外の土壌粒子や有機物に吸着され

た懸濁態放射性Csの動態は不明であり、玄米への

移行程度は明らかとなっていない。このため、放

射性Csを含む水耕液を用いて水稲の水耕栽培を行

い、懸濁態 137Csの玄米への移行程度を明らかにし

た。本項ではまず、137Cs の移行を把握するために

最適な水耕栽培期間を把握し（実験 1）、その後、

異なる形態の 137Csを含む水耕液で水稲を栽培し移

行について明らかにした（実験 2）。 

3.1.2 材料および方法 

(1) 方法

水耕液 60gをいれた U8容器に 4葉齢の水稲を 2

本移植し、人工気象器（LH-220S、日本医化器械

製作所）内で 1、4、7 日間栽培した。地上部と根

部に分けて採取したサンプルを水道水で洗浄し、

測定に供した。人工気象器は 30℃一定の 12 時間

日長、光合成有効光量子束密度（ PPFD）は

300μmol/m2/s とした。 

水耕液は、N、P、Mg および Ca は 40ppm、Fe は

8ppm、Mn は 2ppm とし、蒸発散および吸水による

水耕液の減少に合わせて蒸留水を適宜補充した。

水耕液に添加した 137Cs量は U8容器当たり 30Bqと

した。実験1は添加した 137Csは溶存態 137Csとし、

3 水準の栽培期間それぞれに対し水耕液中のカリ

濃度を 0、25および 100ppm添加した区を設けた。

実験 2では添加する 137Csの形態は溶存態、懸濁態

とし、懸濁態については、有機物結合態と土壌粒

子結合態の 2 つを実験的に作出し、合計 3 種類と

した。また、溶存態放射性Csを選択的に吸着させ

るプルシアンブルーを担持させた不織布

（Yasutaka, et al. 2013）を 1cm2に切り、それぞれ

の形態の 137Csを含む水耕液中に入れて水稲を栽培

した区を PB+区とし、その不織布を入れない区を

PB－区、水稲を栽培しない区をブランクとした。

各処理 1区 1ポットで 3反復とした。 

(2) 添加した 137Cs

ａ 溶存態 137Csを含む用水
137Csに汚染された針葉樹の葉を水道水に13日

間浸せきして放射性Csを抽出した後、抽出液を

0.45μmメンブレンフィルターでろ過した。 

ｂ 土壌粒子結合態 137Csを含む用水 

溶存態 137Cs を含む水（137Cs 濃度 970Bq/L）

に土壌粒子を加えて、24 時間振とうし、振とう

後の懸濁液をNo.131のろ紙でろ過し、ろ紙上に

残った土壌を供試した。 

c 有機物結合態 137Csを含む用水 

 針葉樹の落葉を 2 週間以上浸漬した水を

No.131 のろ紙でろ過し、ろ紙上の有機物残渣を

供試した。 
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(3) 水稲の 137Csの吸収率および水耕液中の残存率

の算出

水稲は所定の栽培期間終了後、根と地上部に分

けて水道水で洗浄後、各部位の 137Cs濃度を測定し、

吸収率を算出した。栽培終了時の水耕液は

0.45μm のメンブレンフィルターでろ過し、添加

した有機物および土壌粒子は除去して水溶液中に

溶存態として存在している 137Cs濃度を測定し、水

耕液中の溶存態 137Csの残存率を算出した。 

吸収率（%） 

=栽培終了時の地上部または根の 137Cs量（Bq）/

水耕液中に添加した 137Cs量（Bq）×100 

残存率(%) 

=栽培終了時の水耕液中の 137Cs量（Bq）/水耕液

中に添加した 137Cs量（Bq）×100 

3.1.3 結果および考察 

(1) 水耕栽培の栽培期間

実験 1 では、水耕液中の添加したカリ濃度が 0

から 100ppm の範囲内で高くなると溶存態 137Cs の

吸収率は低下し、溶存態 137Csの吸収率の増加速度

も小さくなった（図 3-1-1）。また、カリを添加

しない場合、水耕液中の溶存態 137Csは 7日栽培す

ると検出限界以下となり、栽培期間 1日では 72.0

～94.5％と高かった。したがって、添加したカリ

濃度および溶存態 137Cs濃度の影響を本条件下での

水耕栽培で把握するためには栽培期間は 1 日では

短く、7日ではカリ濃度が0ppmで溶存態 137Csが検

出限界以下になるため長いと考えられ、4 日が適

当と考えられた（図 3-1-2） 

(2) 水耕液中の形態の異なる 137Csの水稲への移行

実験 2では水耕液中の形態の異なる 137Csの水稲

への移行をみるために栽培期間を 4 日に設定し、

栽培後の水耕液からの溶存態、懸濁態（土壌粒子

結合態および有機物結合態）の吸収率を算出した

ところ、それぞれ81％、ND（＜0.3％）および9％

であった（図 3-1-3）。また、栽培後の水耕液内

の溶存態 137Csとしての残存量は、溶存態として添

加した場合は4.2％、土壌粒子結合態でND（＜0.2

％）、有機物結合態で 2.6％であった。また、水

稲を栽培していないブランク区の残存率より土壌

粒子結合態および有機物結合態から溶出し水耕液

中に存在する溶存態 137CsはそれぞれND（＜0.3%）

および 4.4%であり、有機物結合態から溶出した溶

存態 137Cs として 1.8％が水稲に吸収されていた。

しかし、有機物結合態を添加した水稲内の 137Csの

吸収率は 8.7%であり、溶出した溶存態 137Cs 以上

に水稲内に吸収されていた（表 3-1-1）。そのた

め、水稲の根による分解促進もしくは直接吸収が

行われている可能性がある。 

溶存態 137Cs の吸収は 4 日と 11 日では大きな差

はみられないことから、水稲はほぼ 4 日で溶存態

吸
収
率
（
%）

 

図3-1-1 水耕栽培でのカリ濃度の違いに
よる地上部および根における溶
存態 137Csの時間毎の吸収率 

吸収率（ %） =栽培終了時の地上部または根の 137Cs 量

（Bq）/水耕液中に添加した 137Cs 量（ Bq）×100 

横軸の上段は 137Csを水耕液での栽培日数、下段は水耕液中に添加

したカリ濃度 

U8 容器中の水耕液 60g に添加した溶存態 137Cs 量は 30Bq（溶存態
137Cs濃度 500Bq/kg） 

図3-1-2 栽培終了時の水耕液中の溶存態 
137Csの残存率 

残存率(%)=栽培終了時の水耕液中の 137Cs 量（Bq）/水

耕液中に添加した 137Cs 量（Bq）×100 

横軸の上段は水耕液中の添加したカリ濃度、下段は水耕液での栽

培日数 

残
存
率
（
%）
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137Cs を吸収したと考えられた。土壌粒子結合態お

よび有機物結合態 137Cs は 4 日より 11 日目では吸

収率が高まっていたことから、土壌粒子結合態お

よび有機物結合態 137Csは水稲による吸収速度が遅

いと考えられた（図 3-1-3、4）。なお、栽培期間

4日の溶存態 137Csの吸収率が地上部で 29.8％、根

部で 51.4％であったのに対し、栽培期間 11 日で

は地上部で43.5％、根部で43.4％であったことか

ら、137Cs が水稲内で根から地上部へ移行したと考

えられる（図 3-1-3、4）。 

水稲の生育初期における水耕液中に存在する形

態の異なる 137Csの同一期間の吸収のしやすさは、

溶存態＞有機物結合態＞土壌粒子結合態であった。

(3) 水耕栽培の条件

なお、本研究の条件は人工気象器内で行ってお

り、PPFD は 300μmol/m2/s であった。水稲の水耕

栽培においてPPFDが大きい環境下で生育および収

量が優ること（小野田ら 1998）、収穫直前の水

稲を水耕液中に入れた場合、水耕液中の 137Csの濃

度はあまり変化せず、水とともに吸収される（内

田ら 1987）ことから、PPFD が本条件以上である

場合、水稲の生育が優り吸水量が増えるとともに

放射性Csの吸収が増える可能性がある。このため、

水耕栽培期間の調節が必要となる可能性が考えら

れる。

図 3-1-3 形態別 137Cs の水稲の 137Cs の吸収
率（栽培期間 4日） 

吸収率（%）=栽培終了時の地上部または根部の 137Cs

量（Bq）/水耕液中に添加した 137Cs 量（Bq）×100 

U8 容器中の水耕液 60g に添加した 137Cs 量は 30Bq（137Cs 濃度

500Bq/kg） 

吸
収
率
（
%）

 

吸
収
率
（
%）

 

図 3-1-4 形態別 137Cs の水稲の 137Csの吸収
率（栽培期間 11日） 

吸収率（%）=栽培終了時の地上部または根部の 137Cs

量（Bq）/水耕液中に添加した 137Cs 量（Bq）×100 

U8 容器中の水耕液 60g に添加した 137Cs 量は 30Bq（137Cs 濃度

500Bq/kg） 

表 3-1-1 水耕液に添加した 137Cs形態と 4日間栽培後の水耕液中の溶存態 137Csの残存率 

添加形態 
残存率（%） 

PB－区 PB＋区 ブランク 

溶存態 4.2 < 0.4 100 

土壌粒子結合態 < 0.2 < 0.2 < 0.3 

有機物結合態 2.6 1.5 4.4 

U8容器中の水耕液 60gに添加した 137Cs量は 30Bq（137Cs濃度 500Bq/kg） 
137Csは栽培終了時に 0.45μmのメンブレンフィルターで濾過し、添加した有機物および土壌粒子は除去して測定した。 

PB＋区：プルシアンブルーを担持させた不織布を 1cm2に切り水耕液中に入れて水稲を栽培した区 

ブランク：水稲の移植無し 
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本項での有機物結合態 137Csを含む水から水稲へ

の移行については 25℃条件下での結果である。有

機物分解の至適温度は 35℃以上であることから

（土壌生化学 1994）、夏などの気温の高い条件

下では分解が早く移行が促進される可能性がある。

また、実際の水田や畑地などでは有機物を分解す

る微生物等多数存在するため本項の実験結果より

移行しやすい可能性がある。 

3.1.4 まとめ 

添加したカリ濃度および溶存態 137Cs濃度の影響

を水耕栽培で把握するために必要な栽培期間は 4

日であり、形態の異なる 137Csの水稲への移行のし

やすさは溶存態＞有機物結合態＞土壌粒子結合体

の順であった。また、水耕液中のカリ濃度を高め

ることにより溶存態 137Cs の吸収速度が低減し、7

日間までの吸収率が減少した。このことは、溶存

態 137Cs に比較して懸濁態 137Cs は農作物に吸収さ

れにくいこと、そして水耕液中のカリ濃度を高め

ることにより溶存態 137Csの吸収抑制が可能である

ことを明らかにした。 

3.2. ポット土耕栽培による形態の異なる放射性 

Csの水稲への移行 

3.2.1 緒言 

農業用水中の放射性 Cs 濃度が約 0.1Bq/L の場

合、農業用水からの玄米へ移行は水道水と差が無

いことを第 2 章で明らかにした。また、前項では

水稲においては溶存態放射性Csが移行しやすいこ

とを明らかにした。本項では、形態を異にする
137Cs を含む農業用水をポットで栽培した水稲に与

えた時の玄米への移行程度（実験 1）および、農

業用水中の懸濁態放射性Csにおいて吸着する土壌

粒子の種類の違いが 137Csの玄米への移行に及ぼす

影響を明らかにする（実験 2）。また、本項では

土壌を介することで農業用水中の放射性 Cs の移

行が水耕栽培とどのように異なるかを解析す

る。 

3.2.2 材料および方法 

(1) 137Csを含む用水の調製

農業用水中の放射性 Cs 濃度が約 0.1Bq/L の場

合、農業用水からの玄米へ移行は水道水と差が

無い（第2章）ことから、137Csを含む用水の 137Cs

濃度は実験 1 では 1Bq/L および 10Bq/L の 2 水準

とした。 

A 溶存態 137Csを含む用水 

 137Cs に汚染された針葉樹の葉を水道水に 13 日

間浸せきして放射性 Cs を抽出した後、抽出液を

0.45μm メンブレンフィルターでろ過し、溶存態
137Cs濃度が1Bq/Lおよび 10Bq/Lとなるように脱塩

水で希釈した。なお、第 2 章では水道水で希釈し

ていたが微量の 137Csを含んでいたことが判明した

ため本項以降の実験では脱塩水を供した。 

B 懸濁態 137Csを含む灌漑水 

(A)土壌粒子を含む用水 

実験 1 では、溶存態 137Cs を含む水に土壌粒子

（2mm 以下）を加えて、24 時間振とうし、振とう

後の溶液をNo.131のろ紙でろ過し、ろ紙上に残っ

た土壌を脱塩水に 137Cs濃度が 1Bq/Lおよび10Bq/L

となるように添加した。なお、振とう時に加えた

土壌粒子はワグネルポット土壌と同一の土壌由来

でカリ含量未調整のものとした。 

実験 2 では、福島県農業総合センター内ライシ

メータの汚染された表土（褐色低地土、灰色低地

土および黒ボク土）を 2mm 以下に調製し、脱塩水

に添加した（10Bq/L）。なお、褐色低地土は塩化

カリを加えて交換性カリ含量を 2 水準（6.1 およ

び 22.6mg/100g乾土）にした(表 3-2-1)。

(B)有機物を含む用水

 針葉樹の落葉を 2週間以上浸漬した水を No.131

のろ紙でろ過し、ろ紙上の有機物残渣を脱塩水に
137Cs濃度が1Bq/Lおよび 10Bq/Lとなるように添加

した。 

(2) 栽培土壌の調製

実験 1 では、3 種の土壌を用いた。土壌 A1は福

島県中通り北部の水田下層より採取した交換性カ

リ含量未調整の土壌（50mg/kg 乾土）で、土壌 A2

は土壌 A1に塩化カリを用いて交換性カリ含量を調

整した土壌（目標 250mg/kg 乾土）である。土壌 B

は福島県農業総合センター下層土（交換性カリ含

量 167mg/kg 乾土）に塩化カリで交換性カリ含量

表 3-2-1 土壌粒子の交換性カリ含量 

試験区 
農業用水中の 

土壌粒子の種類 

土壌粒子中の 

交換性カリ含量 

（ mg/kg乾土） 

褐色 K低 褐色低地土 61 

褐色 K高 褐色低地土 226 

黒ボク 黒ボク土 237 

灰色低地土 灰色低地土 272 

褐色低地土は塩化カリを加えて交換性カリ含量を 2 水準にし、褐

色 K低および褐色 K高を設けた。 

福島県農業総合センター研究報告　第10号20



を調整した土壌（目標 25mg/100g 乾土)である。

実験 2 では福島県農業総合センター内ライシメー

タ 非 汚 染 土 壌 （ 褐 色 低 地 土  137Cs 濃 度

6.7Bq/kgDW）を使用した。

(3) 水稲の栽培

水稲は 1/5000a ワグネルポットに 4 株ずつ移植

した。移植日は実験 1 では、2013 年 7 月 11 日及

び 16日、実験 2では 2014 年 6月 6日である。基

肥は、実験 1 ではポット当り N、P2O5、K2O を 0.1g、

0.2gおよび0g（10a当たり5kg、10kgおよび0kg）、

実験 2では同じく 0.18g、0.22gおよび 0.12g(10a

当たり 9kg、11kgおよび 6kg）基肥とし、追肥は N 

0.04g を施用した。移植までの灌水量は実験 1 お

よび2とも2L/ポット、移植後の灌水量は実験1で

14～16.7L/ポット、実験 2 で 22L/ポットであった。

灌水は毎日行い、水位は 3～10cm とした。栽培は

福島県農業総合センター内のガラス温室内で行い、

実験規模は実験 1 で 3 ポット、実験 2 で 1 ポット

の 3 反復とした。収穫は実験 1 で 2013 年 10 月 8

日、実験 2で 2014年 9月 15日である。 

(4) 水稲（玄米、籾殻、稲わら）の 137Cs濃度の測

定

水稲は成熟期に達した 2013 年 10 月 8 日（実験

1）、2014 年 9 月 15 日（実験 2）にワグネルポッ

ト上部から 2cm の位置で収穫し、玄米、籾殻およ

び稲わらに分けた後、送風定温乾燥機により玄米

は 105℃48 時間以上、籾殻および稲わらは 80℃で

72 時間以上乾燥させた。乾燥した試料は玄米およ

び籾殻は未粉砕、稲わらはミルで粉砕し、U-8 容

器に充填してゲルマニウム(Ge)半導体検出器

（GC3020、GC3520およびGC4020 キャンベラジャ

パン社製）で 137Cs 濃度を測定した。なお、Ge 半

導体検出器での測定時間は 4,000～50,000 秒とし、
137Cs濃度はそれぞれ収穫日で減衰補正した。

(5) 土壌中の 137Cs 濃度および交換性 137Cs 濃度の

測定

土壌は 1つのポットの土壌を地表下 0～5cm、地

表下 5～10cm、地表下 0～10cm の 3 つに分け、10

日間以上風乾し、2.0mm メッシュの篩を通した。

風乾土を U-8 容器に充填し Ge 半導体検出器

（GC2020 キャンベラジャパン社製）で 137Cs濃度

を計測後、水分補正し乾土当たりとして算出した。

風乾土 80gに 1M酢酸アンモニウム（pH7.0）800mL

を加え、1 時間振とう抽出し 16）、抽出液を

0.45μm メンブレンフィルターでろ過後 0.7L マリ

ネリ容器に充填してGe半導体検出器で測定した値

から土壌中の交換性 137Cs濃度を算出した。なお、

Ge半導体検出器での測定時間は、土壌（137Cs濃度）

については 1,200秒、抽出液（交換性 137Cs濃度）

については 4,000～45,000 秒とし、137Cs 濃度は収

穫日で減衰補正した。 

(6) 土壌中の交換性カリ含量の測定

2.1.2 の土壌中の交換性カリ含量の測定と同様

の方法でおこなった。 

(7) 用水から玄米への 137Csの吸収率の算出

用水から玄米への 137Cs吸収率は下記の計算式よ

り算出した。 

農業用水からの吸収率（％） 

＝（Wt×Ct－Wc×Cc）×100/Cw 

Wt：137Cs を含む水を潅水したときの玄米

乾物重（kgDW/pot） 

Ct：137Cs を含む水を潅水したときの玄米

の 137Cs濃度（Bq/kgDW） 

Wc:脱塩水を潅水したときの玄米の乾物重

（kgDW/pot） 

Cc：脱塩水を潅水したときの玄米の 137Cs

濃度（Bq/kgDW） 

Cw：栽培期間中に添加した用水中の 137Cs

量（Bq/pot） 

3.2.3 結果および考察 

(1) 農業用水中の異なる形態の 137Cs濃度が水稲地

上部中の 137Cs濃度に及ぼす影響

各形態（溶存態、懸濁態（土壌粒子結合態およ

び有機物結合態））とも 137Cs 濃度の増加に伴い玄

米、稲わらおよび籾殻中の 137Cs 濃度が増加した

（図 3-2-1、3-2-2 および 3-2-3）。農業用水から

の玄米の 137Cs 吸収率は、10Bq/L 区において、土

壌A2で溶存態、土壌粒子結合態および有機物結合

態でそれぞれ 2.6％、0.8％および 0.4％となり土

壌 A1のそれぞれ 4.4％、1.4％および 0.7％と比べ

てカリの増肥により42～45％低減した（図3-2-4）。
137Csの吸収率は、溶存態が最も大きく、土壌 A1お

よび A2では溶存態＞土壌粒子結合態＞有機物結合

態、土壌 B では溶存態＞有機物結合態＞土壌粒子

結合態となった（図 3-2-4 および 3-2-5）。土壌中

の交換性カリ含量が同等の土壌 A2と B とでは、溶

存態および有機物結合態で吸収率がほぼ同等にな

ったが、土壌粒子結合態では異なった。 

(2) 農業用水中の異なる形態の 137Cs濃度が土壌中

の 137Cs濃度に及ぼす影響

 農業用水中の溶存態などの 137Cs は土壌表面 5cm

以内に多く吸着されており、下層（表層から 5-

10cm）への浸透は少なかった（表 3-2-2）。 
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(3) 異なる形態の 137Csを含む農業用水を添加した

時の土壌中の交換性 k含量

 栽培後の土壌中の交換性 k 含量は栽培前に比べ

減少し、土壌 A2および土壌 Bでは 1/3 程度に減少

した（表 3-2-3）。 

(4) 懸濁態を構成する土壌粒子の種類が玄米中
137Cs濃度に及ぼす影響

玄米中の 137Cs濃度の上昇はいずれの土壌粒子で

も 12Bq/kgDW 以下であり、溶存態添加時の 7％以

下となった。そのため、今回用いた農業用水中の

土壌粒子であれば吸着した 137Cs は濃度が 10Bq/L

でも影響は少なく、限定的であると考えられた

（図 3-2-6）。 

3.2.4 まとめ 

カリの増肥を行った土壌 A2や土壌 B では 1Bq/L

の場合の玄米中の 137Cs濃度の増加は、溶存態と比

較して土壌粒子結合態で 50％、有機物結合態で約

35％となった。しかし、今回の実験に供した土壌

粒子結合態は溶存態 137Csを吸着させて作成したた

め、通常の土壌粒子結合態に比べて 137Csが離れや

すく、農業用水から玄米への吸収率が高い可能性

が示された。そのため、新たに汚染土壌表層の土

壌粒子を含む農業用水を供して行ったところ、玄

米中の 137Cs 濃度の増加は溶存態の約 7％と低かっ

た。したがって、農業用水中の土壌粒子中の玄米

の放射性セシウムの移行は限定的であると考えら

れた。以上から、農業用水中の放射性Csの玄米へ

の移行のしやすさは、溶存態＞有機物結合態＞土

壌粒子結合態であると考えられた。また、各形態

とも農業用水中の 137Cs濃度が高くなると玄米中の
137Cs 濃度が増加することが明らかとなった。しか

し、カリの増肥を行うことで土壌および農業用水

由来の溶存態、懸濁態のいずれの 137Csとも米への

移行を低減できる。 

3.3 まとめ 

 溶存態 137Csを含む水耕液を用いて水稲の水耕栽

培試験を行ったところ、形態の異なる 137Csの水稲

への移行のしやすさは溶存態＞有機物結合態＞土

壌粒子結合態の順であった。有機物結合態は、水

耕液中に分解または溶出により溶存態を放出し、

その溶存態が水稲に吸収されたがそれ以上に水稲

内に吸収されているため、水稲の根による分解促

進もしくは直接吸収が行われている可能性が示唆

された。 

ポット土耕栽培では、カリの増肥を行った土壌

A2や土壌 Bでは 1Bq/Lの場合の玄米中の 137Cs濃度

の増加は、溶存態と比較して土壌粒子で 50％、有

機物で約 35％となった。しかし、本研究に供試し

た土壌粒子は溶存態 137Csを吸着させて作成したた

め、通常の土壌粒子に比べて 137Csが離れやすく、

農業用水から玄米への吸収率が高い可能性があっ

た。そのため、新たに畑地の汚染土壌表層の土壌

粒子を含む農業用水を供試して行ったところ、玄

米中の 137Cs 濃度の上昇は溶存態の約 7％以下であ

った。よって、農業用水中の土壌粒子中の玄米の

放射性Csの移行は低いと考えられた。以上より、

農業用水中の放射性Csの玄米への移行のしやすさ

は、溶存態＞有機物結合態＞土壌粒子結合態であ

り、各形態とも農業用水中の 137Cs濃度が高くなる

と玄米中の 137Cs濃度が増加することが明らかとな

った。なお、カリの増肥を行うことで土壌由来お

よび農業用水由来の玄米への 137Csの移行も低減で

きる。
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図 3-2-1 異なる形態の 137Csを含む農業用水(1または 10Bq/L)添加した時の玄米中の 137Cs濃度 
土壌A1の交換性カリ含量は50mg/kg乾土、土壌A2の交換性カリ含量は目標250mg/kg乾土に調整、土壌Bの交換性カリ含量は目標250mg/kg

乾土に調整 

エラーバーは標準偏差（n=3）、同一土壌の同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05 Tukey法) 
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図 3-2-2 異なる形態の 137Csを含む灌漑水(1または 10Bq/L)添加した時の籾殻中の 137Cs濃度 

土壌 A1 の交換性カリ含量は 50mg/kg 乾土、土壌 A2 の交換性カリ含量は目標 250mg/kg 乾土に調整、土壌 B の交換性カリ含量は目標

250mg/kg乾土に調整 

エラーバーは標準偏差（n=3）
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図 3-2-3 異なる形態の 137Csを含む灌漑水(1または 10Bq/L)添加した時の稲わら中の 137Cs濃度 
土壌 A1 の交換性カリ含量は 50mg/kg 乾土、土壌 A2 の交換性カリ含量は目標 250mg/kg 乾土に調整、土壌 B の交換性カリ含量は目標

250mg/kg乾土に調整 

エラーバーは標準偏差（n=3）
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土壌 
農業用水中の 

 137Csの形態 

農業 

用水中の 

137Cs濃度 

(Bq/L)

土壌中の 137Cs濃度 

(Bq/kgDW ) 

土壌中交換性 137Cs 

(Bq/kgDW) 

表層 下層 表層 下層 

土壌 A1 

脱塩水 0 114 ± 10 102 ± 10 15 ± 1.5 17 ± 0.6 

土壌粒子結合態 
1 122 ± 7 117 ± 10 19 ± 1.8 16 ± 1.0 

10 220 ± 9 111 ± 3 49 ± 1.3 19 ± 1.4 

有機物結合態 
1 105 ± 5 117 ± 12 18 ± 0.9 19 ± 1.5 

10 270 ± 31 109 ± 4 36 ± 2.2 14 ± 1.1 

溶存態 
1 118 ± 9 120 ± 12 19 ± 2.1 16 ± 0.9 

10 172 ± 35 107 ± 5 39 ± 3.5 14 ± 1.9 

土壌 A2 

脱塩水 0 112 ± 9 118 ± 7 19 ± 1.5 20 ± 2.9 

土壌粒子結合態 
1 133 ± 17 112 ± 8 21 ± 0.4 19 ± 1.2 

10 244 ± 15 130 ± 3 51 ± 0.3 17 ± 4.1 

有機物結合態 
1 129 ± 11 104 ± 8 21 ± 0.5 18 ± 0.8 

10 246 ± 22 116 ± 17 31 ± 3.4 18 ± 1.2 

溶存態 
1 136 ± 11 119 ± 6 21 ± 2.1 18 ± 1.6 

10 239 ± 16 120 ± 4 46 ± 0.7 19 ± 2.0 

土壌 B 

脱塩水 0 136 ± 12 164 ± 14 12 ± 4.6 10 ± 1.1 

土壌粒子結合態 
1 156 ± 8 145 ± 5 9 ± 1.1 10 ± 0.4 

10 276 ± 8 163 ± 4 25 ± 4.4 7 ± 0.7 

有機物結合態 
1 186 ± 20 160 ± 20 9 ± 1.4 9 ± 0.3 

10 231 ± 11 154 ± 14 12 ± 1.3 10 ± 1.4 

溶存態 
1 151 ± 4 201 ± 8 7 ± 1.8 7 ± 0.5 

10 220 ± 4 138 ± 9 18 ± 4.7 9 ± 0.7 

土壌 A

図 3-2-5 異なる形態の 137Csの玄米へ移行率に 
対する同一カリ水準 

土壌 A2の交換性カリ含量は目標 250mg/kg乾土に調整 

土壌 Bの交換性カリ含量は目標 250mg/kg乾土に調整 

エラーバーは標準偏差（n=3）

表 3-2-2 異なる形態の 137Csを含む農業用水(1または 10Bq/L)を添加したときの土壌の層別 137Cs濃度 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

表層はポットの土壌の地表下 0～5cm部分、下層は地表下 5～10cm部分 

土壌 A
1

土壌 A
2

図 3-2-4 異なる形態の 137Csの吸収率に 
対するカリ増肥の効果 

土壌 A1の交換性カリ含量は 50mg/kg乾土 

土壌 A2の交換性カリ含量は目標 250mg/kg乾土に調整 

エラーバーは標準偏差（n=3）
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表 3-2-3 異なる形態の 137Csを含む農業用水(1または 10Bq/L)を添加したときの土壌中の K濃度 

土壌 
農業用水中の 

 137Csの形態 

農業用水中の 
137Cs濃度  

(Bq/L) 

土壌中の交換性 K濃度 

 (mg/kg乾土) 

栽培前 栽培後 

土壌

A1 

脱塩水 0 51 ± 2 40 ± 5 

土壌粒子結合態 
1 49 ± 1 41 ± 4 

10 48 ± 2 42 ± 2 

有機物結合態 
1 48 ± 1 38 ± 3 

10 47 ± 2 38 ± 4 

溶存態 
1 47 ± 1 46 ± 6 

10 49 ± 1 42 ± 3 

土壌 

A2 

脱塩水 0 159 ± 10 50 ± 4 

土壌粒子結合態 
1 160 ± 12 51 ± 2 

10 170 ± 5 51 ± 1 

有機物結合態 
1 161 ± 13 55 ± 1 

10 160 ± 18 50 ± 2 

溶存態 
1 144 ± 10 52 ± 6 

10 157 ± 21 56 ± 2 

土壌 

B 

脱塩水 0 183 ± 5 59 ± 1 

土壌粒子結合態 
1 183 ± 2 60 ± 2 

10 197 ± 9 43 ± 6 

有機物結合態 
1 188 ± 9 55 ± 3 

10 175 ± 5 51 ± 1 

溶存態 
1 177 ± 6 51 ± 3 

10 181 ± 6 44 ± 8 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 
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図 3-2-6 農業用水中の土壌粒子の種類と玄米中の 137Cs濃度 
エラーバーは標準誤差（n=3）
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第４章 溶存態放射性Csの水稲の生育期別吸収お 

よび放射性 Csの農作物の吸収抑制 

水稲は放射性Csを土壌および農業用水から吸収

しており（第 2 および 3 章）、農業用水中に含ま

れる土壌粒子に付着した放射性Csや有機物に付着

した放射性 Cs と比較して、溶存態放射性 Cs が最

も水稲に吸収されやすいこと（第 3 章）を明らか

にした。そこで本章では、水稲の生育ステージの

違いが農業用水中に含まれる放射性Csの移行に及

ぼす影響について、最も移行しやすい溶存態 137Cs

を使用して明らかにする。また、水稲が溶存態
137Cs の吸収抑制に対するカリ資材の増肥効果につ

いて、土壌中の交換性カリ含量と玄米中の 137Cs濃

度との関係を明らかにする。さらに、畑作物につ

いて、土壌改良資材であるゼオライトを添加した

場合の土壌からの吸収抑制の持続性について明ら

かにする。 

4.1 溶存態放射性 Csの水稲の生育期別吸収 

4.1.1 緒言 

本項では、水稲の生育ステージの違いが農業用

水中に含まれる放射性Csの移行に及ぼす影響につ

いて、第 3 章で明らかにした最も移行しやすい溶

存態 137Csを使用して明らかにする。 

4.1.2 材料および方法 

(1) 溶存態 137Csを含む用水の調製

3.2.2の 137Csを含む用水の調製の溶存態 137Csを

含む用水と同様の方法でおこなった。 

(2) 栽培土壌

福島県農業総合センター内パイプハウス内のラ

イシメータ非汚染土壌（褐色低地土 137Cs 濃度

6.7Bq/kg)を使用した。

(3) 水稲の栽培

調整した土壌をポット当たり乾土相当で 2.3kg

となるよう 1/5000a ワグネルポットに充填した。 

2014年 5月 15日に水稲を播種し、6月 6日に 3葉

期のイネを 1/5000a ワグネルポットに 4 株移植し

た。 

ポット当り Nを 0.18g、P2O5を 0.22gおよび K2Oを

0.12g（10a当りそれぞれ 9kg、11kgおよび 6kg）基

肥として施用した。追肥としてポット当り

0.04g N を適宜施用した。水稲の生育期間を移植

時から移植後 28 日（生育期 1）、移植後 29 日～

43 日（幼穂形成期頃）(生育期 2)、移植後 44 日

（幼穂形成期頃）～68 日（出穂期）(生育期 3)お

よび移植後 69 日（出穂期）～101 日（成熟期）

(生育期 4)に分け、一つの時期にのみ溶存態 137Cs

水（10Bq/L）を灌水し、その他の時期には脱塩水

を灌水し、灌漑水から玄米への溶存態 137Csの移行

について調査した。また、その他にコントロール

として脱塩水のみ（無添加）およびすべて時期に

溶存態 137Csを加えた区（全生育期）の合計 6区を

設けた。灌水は水深が 3～10cm となるように溶存

態 137Cs含有水および脱塩水を植物体に直接かから

ないように適宜実施した。栽培期間中（92 日間)

の灌水量は、移植前に農業用水を 2L/ポット施用

し、移植後は栽培終了時までに 22L/ポット施用し

た。溶存態 137Cs 水の灌水量は生育期 1、2、3、4

および全生育期の灌水量は、6.0、3.5、8.9、5.6

および 24L とした。栽培は福島県農業総合センタ

ー内のガラス温室内で行い、実験規模は各処理 1

区 1 ポット 3 反復とした。ただし、脱塩水のみを

処理した無添加区は 1区 3ポット 3反復とした。 

(4) 農業用水中の溶存態 137Cs濃度の測定

(3)の水稲の栽培で設けた区以外に移植後ポッ

ト内の減水を再現する区を設けた。2014年 7月 15

日から 9月 10日まで 5日おきに 1/5000aワグネル

ポットの下穴よりポット内の水を 250mL 採取した。

溶存態 137Cs水の灌水量は 27Lとした。採取した水

は 0.45μm メンブレンフィルター（サーモフィッ

シャーサイエンティフィック社製）でろ過し、U-

8 容器に充填して Ge 半導体検出器（GC3020、

GC3520、GC4020 キャンベラジャパン社製）で溶

存態 137Cs 濃度を測定した。なお、Ge 半導体検出

器での測定時間は 43,200～54,000秒とした。

(5) 水稲の 137Cs濃度の測定

水稲は成熟期に達した 2014 年 9 月 15 日にワグ

ネルポット上部から 2cm の位置で収穫し、玄米、

籾殻および稲わらに分けた後、送風定温乾燥機に

より玄米は 105℃48 時間以上、籾殻および稲わら

は 80℃で 72 時間以上乾燥させた。乾燥した試料

は玄米および籾殻は未粉砕、稲わらはミルで粉砕

し、U-8容器に充填して Ge 半導体検出器（GC3020、

GC3520、GC4020 キャンベラジャパン社製）で
137Cs濃度を測定した。なお、Ge半導体検出器での

測定時間は 4,000～50,000 秒とし、137Cs 濃度はそ

れぞれ収穫日の2014年9月15日で減衰補正した。

(6) 土壌中の 137Cs 濃度および交換性 137Cs 濃度の

測定

 3.2.2の土壌中の 137Cs濃度および交換性 137Cs濃

度の測定と同様の方法でおこなった。 

(7) 土壌中の交換性カリ含量の測定
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2.1.2 の土壌中の交換性カリ含量の測定と同様

の方法でおこなった。 

(8) 水稲地上部または玄米の用水からの 137Cs吸収

率

3.2.2 の水稲地上部または玄米の用水からの
137Cs吸収率と同様の方法でおこなった。 

4.1.3 結果および考察 

(1) 水稲地上部の乾物重

水稲地上部の乾物重は玄米、籾殻および稲わら

で そ れ ぞ れ 、 5.7±0.4 、 3.5±0.1 お よ び

21.9±0.3g/pot（ｎ＝18、平均±標準誤差）で、

処理方法による差はなかった。 

(2) 水稲地上部および玄米の 137Cs濃度

脱塩水を灌水した時の 137Cs濃度は玄米、籾殻、

稲わら上部および下部ではND（1.2Bq/kgDW以下）、

3±0、4±1および3±0 Bq/kgDWであることから、

土壌(土壌中の 137Cs 濃度 6.7Bq/kgDW)由来の 137Cs

について無視できると判断された。生育期 3 (移

植後 44日(幼穂形成期頃)～出穂期(移植後＋68日

後)に溶存態 137Cs添加)において、他生育期に比べ

て玄米、稲わら、籾殻の 137Cs濃度が高く、玄米へ

の 137Cs の移行が最も高まった（図 4-1-1、4-1-2

および 4-1-3）。また、生育期 3 および全生育期

で稲わら上部（上部4葉まで)と稲わら下部では上

部で 137Cs濃度が高かった（図 4-1-3)。 

(3) 土壌中の 137Cs濃度および交換性カリ含量

栽培終了後の土壌中の交換性カリ含量は溶存態
137Cs を含む水の添加時期によって差は無かった。

また、土壌中の 137Csの分布は栽培後で変化し、表

層（0-5cm）で 137Cs濃度が上昇したが、下層（5－

10cm）では差がみられなかった。また、同様に交

換態 137Cs濃度も表層 0-5cmで上昇した。土壌中の
137Cs から交換態 137Cs の抽出率は Period1～4 の表

層 0-5cmでそれぞれ 13、12、11および 11%であり、

添加時期による差はほとんど見られなかった(表

4-1-1)。  

(4) 水稲地上部および玄米の 137Csの吸収

玄米および水稲地上部の用水からの 137Csの吸収

率は、生育期 3 が最も高く、玄米の吸収率は他時

期の 2.8～8.7 倍、稲地上部の吸収率は 2.0～5.8

倍であった（表 4-1-2）。 

生育期 1～4の総計に対する生育期 1、2、3およ

び 4 それぞれの水稲地上部内の 137Cs 存在量は 9、

14、69 および 8%であった。また、地上部の 137Cs

量に対する玄米の 137Cs割合は生育期 1、2、3およ

び 4それぞれ 8.4、6.0、9.0および 5.7%であり、

生育期 3の割合が高かった（図 4-1-4）。 

各生育期の 137Csの積算値を図 4-1-5および図4-

1-6 に示した。これによると、幼穂形成期頃から

出穂期に吸収した 137Cs が収穫時の 137Cs 濃度に寄

与していることが明らかとなった。長谷川ら

（1987）によると、水稲のカリの吸収割合は、最

高分けつ期までに最大吸収量の約 40％、最高分け

つ期から出穂期までに約 60％の吸収であり、最高

分けつ期から出穂までの間の吸収が著しく多いが、

これは最高分けつ期までのカリ要求強度は極めて

強いものの乾物生産量が少ないため吸収量は相対

的に少なく、一方、最高分けつ期から出穂期まで

は要求強度は急激に低下するが乾物生産の増加が

著しいため吸収量も多くなることである。本実験

条件では、カリの吸収とほぼ同様のパターンで農

業用水由来の 137Csが吸収されたことが示唆された。

また、土壌中の 137Cs 濃度が 2,355Bq/kg、交換性

カリ含量が 30mg/kg のグライ土水田では水稲の
137Cs の吸収は生育前半に多く、出穂期以降は稲全

体の Cs 量がほぼ横ばいで Cs 吸収が少ない（農林

水産省ほか 2014）ことが知られているが、同様

に農業用水中の 137Csの吸収も出穂期以降は少ない

ことが明らかになった。

第 2および 3章から溶存態 137Csの吸収も土壌と

同様に土壌中の交換性カリ含量を増やすことで抑

えることが可能であることから、吸収抑制対策と

してのカリの施用は出穂期前までに行うことが重

要であると考えられた。 

(5) 農業用水中の溶存態 137Cs濃度の測定

5 日おきに採取した農業用水中の溶存態 137Cs 濃

度は ND（＜2.2Bq/L）であり、農業用水の溶存態
137Cs の上昇はみらず、蒸発や地下浸透による農業

用水中の溶存態 137Csの濃縮は無いと判断した。ま

た、玄米中の 137Cs 濃度は水の採取ありで 174±8 

Bq/kgDW、採取無しで 176±11Bq/kgDW（平均値±

標準誤差）となり有意な差（t-test p＜0.05）は

見られなかった。また、土壌中の 137Csおよび交換

性 137Cs濃度の分布は栽培後で変化し、それぞれ表

層（0-5cm）で 137Cs 濃度が 107±16 Bq/kgDW およ

び 7.6±0.7 Bq/kgDW、下層（5－10cm）では 10±2 

Bq/kgDWおよび 1.0±0.3 Bq/kgDWとなったが、採

取無しとは有意な差はみられなかった。 

4.1.4 まとめ 

本項では溶存態 137Cs（濃度は 10Bq/L)を含む水を

水稲の生育期別に灌水することで、どの生育期に

放射性Csを含む水が流入すると水稲玄米への移行
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に及ぼす影響が大きいか明らかにした。幼穂形成

期から出穂期までに流入した溶存態 137Csの影響が

大きく、玄米中の 137Cs濃度の上昇に寄与した。ま

た、土壌からのカリの吸収とほぼ同様のパターン

で農業用水由来の溶存態 137Csを吸収する。また、

出穂期以降は土壌由来と同様に農業用水からの
137Csの吸収は少ないことが明らかになった。 

玄
米
中
の

13
7 Cs

濃
度
(B
q/
kg
DW
）
 

図 4-1-1 溶存態 137Csの添加した生育期別の
玄米中の 137Cs濃度 

エラーバーは標準誤差（n=3）

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05

Tukey法)

水稲の生育期間を移植時から移植後28日（生育期1）、移植後29

日～43 日（幼穂形成期頃）(生育期 2)、移植後 44 日（幼穂形成

期頃）～68日（出穂期）(生育期3)および移植後69日（出穂期）

～101 日（成熟期）(生育期 4)に分け、一つの時期にのみ溶存態
137Cs水（10Bq/L）を灌水し、その他の時期には脱塩水を灌水。ま

た、その他に全生育期間に脱塩水のみ（無添加）および全生育期

間に溶存態 137Csを加えた区（全生育期）を設定。
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図 4-1-2 溶存態 137Csの添加した生育期別
の籾殻中の 137Cs濃度 

エラーバーは標準誤差（n=3）

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05

Tukey法)

水稲の生育期 1～4、全生育期、無添加は図 4-1-1と同じ

稲
わ
ら
中
の

13
7 C
s-
濃
度
（
Bq
/k
gD
W）

 

図 4-1-3 溶存態 137Csを添加した生育期別の
稲わら中の 137Cs濃度 

エラーバーは標準誤差（n=3）

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05 

Tukey法)

*は稲わら部位の平均値の間に P < 0.05で有意差があることを

示す(Student's t-test)

水稲の生育期 1～4、全生育期、無添加は図 4-1-1と同じ
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）
 

図 4-1-4 溶存態 137Csの添加した生育期別の

水稲の部位別 137Cs量 

水稲の生育期 1～4、全生育期、無添加は図 4-1-1と同じ 
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表 4-1-2 溶存態 137Csを添加した生育時期別の 137Cs吸収率   

吸収率 (%) 

玄米 稲地上部 

生育期 1 0.21 ± 0.04 2.31 ± 0.20 

生育期 2 0.43 ± 0.08 6.73 ± 0.25 

生育期 3 1.22 ± 0.28 13.46 ± 0.84 

生育期 4 0.14 ± 0.02 2.32 ± 0.06 

全生育期 0.39 ± 0.04 5.94 ± 0.17 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

水稲の生育期1～4、全生育期は表4-1-1と同じ 

表 4-1-1 溶存態 137Csを添加した生育時期別の土壌の 137Cs濃度 

栽培後の交換性 K 全 137Cs (Bq/kgDW) 交換性 137Cs (Bq/kg乾土) 

(mg/kg dry soil) 全層 表層 下層 全層 表層 下層 

生育期 1 39.7±1.2 a 27±2 d 43 ± 4 c  6 ± 2 a 3.5± 0.5 ab 4.0 ± 0.5 b ND (< 0.8) 

生育期 2 40.7±1.1 a 14±1 b  16 ± 3 ab  8 ± 2 a 1.7 ± 0.2 a 1.8 ± 0.1 a ND (< 0.8) 

生育期 3 40.1±1.0 a 25±1 cd 36 ± 4 c  7 ± 3 a 2.7 ±0.3 ab 3.1 ± 0.2 b ND (< 0.8) 

生育期 4 37.5±1.5 a 18±3 bc  27 ± 2 bc  7 ± 4 a 1.9 ± 0.1 a 2.9 ± 0.2 ab ND (< 0.8) 

全生育期 38.2±2.1 a 54±1 e 101 ± 3 d 13 ± 1 a 3.9 ± 0.6 b 7.1 ± 0.1 c 0.9 ± 0.3 

無添加 39.8±0.3 a 5±2 a  3 ± 0 a  4 ± 1 a ND (< 0.8) ND (< 0.8) ND (< 0.8) 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05  Tukey法) 

水稲の生育期間を移植時から移植後 28 日（生育期 1）、移植後 29 日～43 日（幼穂形成期頃）(生育期 2)、移植後 44 日（幼穂形成期頃）～

68 日（出穂期）(生育期 3)および移植後 69 日（出穂期）～101 日（成熟期）(生育期 4)に分け、一つの時期にのみ溶存態 137Cs 水（10Bq/L）

を灌水し、その他の時期には脱塩水を灌水。また、その他に全生育期間に脱塩水のみ（無添加）および全生育期間に溶存態 137Cs を加えた区

（全生育期）を設定。 

表層はポットの土壌の地表下 0～5cm部分、下層は地表下 5～10cm部分 
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図 4-1-5 各生育期の 137Cs量から積算した水
稲地上部の 137Cs吸収量の積算割合 

移植後の日数（日） 
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幼穂形成
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移植後の日数（日） 

 図 4-1-6 各生育ステージの 137Cs量から積算し
た水稲玄米の 137Cs吸収量の積算割合 
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4.2 溶存態放射性 Csの水稲への吸収抑制 

4.2.1 緒言 

前項では、溶存態 137Csが水稲では出穂期前に最

も吸収され、玄米に移行することを明らかにした。

本項では、水稲による溶存態 137Csの吸収抑制に対

するカリ資材増肥の効果を解明するために、土壌

中の交換性カリ含量と玄米中の 137Cs濃度との関係

を明らかにする。 

4.2.2 材料および方法 

(1) 溶存態 137Csを含む用水の調製

3.2.2の 137Csを含む用水の調製の溶存態 137Csを

含む用水と同様の方法でおこなった。 

(2) 栽培土壌の調整

4.1.2 の栽培土壌（褐色低地土）の調整と同様

の方法でおこなった。 

(3) 水稲の栽培

調整した土壌（褐色低地土）をポット当たり乾

土相当で 2.3kg となるよう 1/5000a ワグネルポッ

トに充填した。2014年5月15日に水稲を播種し、

6 月 6 日に 3 葉期のイネを 1/5000a ワグネルポッ

トに 4株移植した。

ポット当り Nを 0.18g、P2O5を 0.22g、（10a当

りそれぞれ 9kg、11kg）基肥として施用した。K2O

については土壌中の交換性 K2Oが添加なし、100、 

250、500および 1000㎎/kg乾土になるように塩化

カリをそれぞれ、0、0.15、0.73、1.69、3.60g/

ポット施用し、それぞれ、K-無添加、K-100、K-

250、K-500 および K-1000 区とした。追肥として

ポット当り 0.04g N を適宜施用した。灌水は水深

が 3～10cm となるように 137Cs 濃度が 10Bq/L に調

整した溶存態 137Cs含有水および脱塩水を植物体に

直接かからないように適宜実施した。栽培期間中

(92 日間)の灌水量は、移植前に 2L/ポット、移植

後は栽培終了時までに 22L/ポット施用した。栽培

は福島県農業総合センター内のガラス温室内で行

い、試験規模は各処理1区1ポット3反復とした。

ただし、脱塩水のみを処理し、塩化カリを添加し

ない Cs-ｋ-無添加区は 1区 3ポット 3反復とした。

(4) 水稲の 137Cs濃度の測定

3.2.2 の水稲の 137Cs 濃度の測定と同様の方法で

おこなった。 

(5) 土壌中の 137Cs 濃度および交換性 137Cs 濃度の

測定

3.2.2の土壌中の 137Cs濃度および交換性 137Cs濃

度の測定と同様の方法でおこなった。 

(6) 土壌中の交換性カリ含量の測定および EC

2.1.2 の土壌中の交換性カリ含量の測定と同様

の方法でおこなった。また、栽培後のECは風乾土

20.0gに蒸留水 100mLを加え、1時間振とう後、電

気伝導率計（Five Easy FE30メトラー・トレド株

式会社）により測定した（土壌環境分析法 

1997）。 

(7) 玄米の用水からの 137Cs吸収率

3.2.2 の玄米の用水からの 137Cs 吸収率と同様の

方法でおこなった。 

4.2.3 結果および考察 

(1) 水稲地上部の乾物重

水稲地上部（玄米、籾殻、稲わら）のポット当

たりの乾物重は稲わらが K-500、K-1000 で減少し

た表 4-2-1）。塩化カリの施用量が多いと栽培後

の ECは高まったため（表 4-2-2）、稲わらの乾物

重が減少した可能性が考えられた。 

(2) 水稲地上部の 137Cs濃度

脱塩水を灌水した時の 137Cs濃度は玄米、籾殻、

稲わら上部および下部ではND（1.2Bq/kgDW以下）、

3±0、4±1、3±0 Bq/kg DW であることから、土

壌由来の 137Csについては無視できると判断された

（表 4-2-3）。土壌中の交換性カリ含量が増加す

るにつれて、稲地上部（玄米、籾殻および稲わら）

の 137Cs 濃度が減少し、農業用水由来の 137Cs 濃度

の増加が抑えられた。K-1000区ではK-無添加区の
137Cs 濃度に対して、玄米、籾殻および稲わらでそ

れぞれ 27%、19%および 27%に低減した(表 4-2-3)。

水稲玄米の農業用水由来の 137Cs 吸収率は K-無添

加区で 0.55%であったが、土壌に添加した塩化カ

リが多いほど吸収率が低下し、K-1000 区で 0.08%

玄
米
中
の

13
7 C
s
濃
度
（
Bq
/k
gD
W）

 

図 4-2-1 栽培終了時の土壌中の交換性 K 含量
と玄米中の 137Cs濃度 

供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

栽培後の土壌中の交換性 K含量(mg/kg乾土) 
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となった（表 4-2-4）。 

(3) 玄米濃度と土壌中の交換性カリ含量

栽培後の交換性 K 含量は栽培前に比べ、すべて

の区で低下しました（表 4-2-5）。農業用水由来

の 137Cs吸収は土壌中の交換性 K含量の影響をうけ、

玄米の 137Cs濃度は交換性 K含量が高いほど低かっ

た(図 4-2-1)。土壌中の 137Cs 濃度および交換性
137Cs濃度は表層で Cs-ｋ-無添加区より高くなって

いたことから、農業用水由来の 137Csが土壌の表層

に吸着したと考えられた（表 4-2-6）。 

また、Kondo et al.(2015)と同様に玄米中の 137Cs

濃度と交換性 137Cs/交換性 K の関係には正の相関

関係がみられた（図 4-2-2）。以上より、農業用

水由来の 137Cs 吸収は土壌中の交換性 137Cs 濃度お

よび交換性 K 含量の影響を受けることが明らかに

なった。 

表 4-2-3 水稲の部位別 137Cs濃度 
137Cs濃度 (Bq/kgDW) 

玄米 籾殻 稲わら 

K-無添加 211 ± 14 c 532 ± 30 e 433 ± 19 d 

K-100 167 ± 16 c 396 ± 14 d 370 ± 13 d 

K-250 117 ± 2 b 278 ± 16 c 252 ± 27 c 

K-500 101 ± 3 ab 172 ± 25 b 159 ± 11 b 

K-1000 56 ± 2 a 102 ± 27 b 119 ± 19 b 

Cs-K-無添加 ND(<1.2) 3 ± 0 a 3 ± 0 a 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

K-0、K-100、K-250、K-500および K-1000区、Cs-ｋ-無添加区は、表 4-2-1に同じ 

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05  Tukey法) 

表 4-2-2 栽培後の EC 

EC（dS/m） 

K-無添加 2.21 ± 0.13 

K-100 2.56 ± 0.04 

K-250 2.33 ± 0.20 

K-500 3.69 ± 0.01 

K-1000 5.74 ± 0.45 
データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

供試土壌は褐色低地土で 137Cs濃度は 6.7Bq/kgDW 

K-0、K-100、K-250、K-500および K-1000区、Cs-ｋ-無添加区は、表 4-2-1に同じ 

表 4-2-1 乾物重 

乾物重 (gDW/pot) 

玄米 籾殻 稲わら 

K-無添加 6.3 ± 1.3 a 3.5 ± 0.2 a 31.6 ± 0.8 b 

K-100 6.1 ± 0.4 a 3.6 ± 0.2 a 33.1 ± 0.1 b 

K-250 5.5 ± 0.7 a 3.2 ± 0.4 a 32.9 ± 0.8 b 

K-500 2.7 ± 0.9 a 2.3 ± 0.5 a 24.5 ± 0.2 a 

K-1000 2.5 ± 0.7 a 2.1 ± 0.6 a 24.2 ± 1.4 a 

Cs-K-無添加 6.3 ± 0.8 a 3.7 ± 0.1 a 33.4 ± 0.6 b 
データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

K-0、K-100、K-250、K-500 および K-1000 区は、土壌中の交換性 K2O を添加なし、100、250、500 および 1000 ㎎/kg 乾土になるよう

に塩化カリを施用し溶存態 137Cs含有水を灌水、Cs-ｋ-無添加区は塩化カリを添加せず、脱塩水のみを灌水 

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05  Tukey法) 
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4.2.4 まとめ 

水稲の土壌中の交換性カリ含量と溶存態 137Cs吸

収量との関係を明らかにした。供試した土壌は褐

色低地土を使用し、土壌中の交換性カリ含量を 5

水準に設定し、溶存態 137Csを含む水を灌水し、農

業用水から玄米への溶存態 137Csの吸収抑制につい

て明らかにした。農業用水中の溶存態 137Csは土壌

中の交換性カリ含量を増加させることで吸収を抑

制できる。

表 4-2-6 土壌の 137Cs濃度と交換性 137Cs濃度 

全 137Cs（Bq/kg乾土) 交換性 137Cs (Bq/kg乾土) 

全層 表層 下層 全層 表層 下層 

K-無添加 65 ± 8 bc 104 ± 20 b 16 ± 2 a 6.5 ± 1.1 8.2 ± 1.8 1.1 ± 0.1 

K-100 62 ± 8 bc 74 ± 5 b 18 ± 10 a 6.1 ± 0.8 4.9 ± 0.2 1.2 ± 0.1 

K-250 58 ± 11 bc 88 ± 6 b 7 ± 1 a 3.8 ± 0.9 5.5 ± 1.9 0.9 ± 0.2 

K-500 51 ± 3 b 98 ± 13 b 14 ± 2 a 2.8 ± 0.5 4.7 ± 0.8 ND(<0.8) 

K-1000 88 ± 8 c 111 ± 28 b 7 ± 4 a 2.5 ± 0.2 4.4 ± 0.4 ND(<0.8) 

Cs-K-無添加 5 ± 2 a 3 ± 0 a 4 ± 1 a ND(<0.8) ND(<0.8) ND(<0.8) 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差。供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

K-0、K-100、K-250、K-500および K-1000区、Cs-ｋ-無添加区は、表 4-2-1に同じ 

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05  Tukey法) 

表層はポットの土壌の地表下 0～5cm部分、下層は地表下 5～10cm部分 

表 4-2-4 水稲玄米の農業用水由来の
   137Cs吸収率 

 吸収率（%） 

K-無添加 0.55 ± 0.13 

K-100 0.42 ± 0.02 

K-250 0.29 ± 0.03 

K-500 0.15 ± 0.05 

K-1000 0.08 ± 0.02 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

K-0、K-100、K-250、K-500および K-1000区、 

Cs-ｋ-無添加区は、表 4-2-1に同じ 
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図 4-2-2 玄米中の 137Cs 濃度と土壌中の交
換性 137Cs/交換性 Kの関係 

供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

交換性 137Cs(Bq/kgDW) / 交換性 K(mg/kgDW) 

表 4-2-5 栽培前後の交換性 K含量 

交換性 K (mg/kg乾土) 

栽培前 栽培後 

K-無添加 57 ± 4 a 38 ± 1 a 

K-100 89 ± 16 a 38 ± 1 a 

K-250 206 ± 16 b 45 ± 0 a 

K-500 398 ± 24 c 123 ± 8 b 

K-1000 759 ± 15 d 318 ± 14 c 

Cs-K-無添加 80 ± 4 a 40 ± 0 a 

データは 3反復の平均値 ± 標準誤差 

供試土壌は褐色低地土 で 137Cs濃度 は 6.7Bq/kgDW 

K-0、K-100、K-250、K-500およびK-1000区、Cs-ｋ-無添加区は、表4-2-1に

同じ 

同一アルファベット間で有意差がないことを示す（P < 0.05  Tukey法) 
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4.3 畑作物におけるゼオライト施用による土壌

からの放射性 Cs吸収抑制の持続性 

4.3.1 緒言 

 畑作物ではカリの増肥以外に土壌改良資材で

あるゼオライトが放射性セシウムの吸収抑制資

材として使用されている。しかし、その効果が

何によってもたらされているのか、またどの程

度持続するのかは明らかになっていない。ここ

では、これまでに行った報告（Parajuli, et al.
2016）をもとにヒマワリを用いて、吸収抑制資

材であるゼオライトの効果とその持続性を明ら

かにする。 

4.3.2 材料および方法 

(1) 栽培土壌の調整

福島県農業総合センター内の黒ボク土の表層

0-10cm を採取し、風乾後に 1cm の篩を通し、よ

く撹拌し均一化処理をおこなった。その調整し

た土壌をポット当たり乾土相当で 2.0kgとなるよ

う 1/5000aワグネルポットに充填した。ゼオライ

ト区とコントロール区を設け、ゼオライト区で

は斜プチロル沸石を主とし少量のモルデン沸石

を含むゼオライト（粒径 1～3mm イセヤゼオラ

イト ジークライト株式会社）をポットあたり

200g（10t/10a）および水道水 500mL を 2011年 7

月 8日に土壌に添加し混和した。コントロール区

ではポットあたり同一に水道水 500mL を土壌に

添加し混和し供した。なお、本実験では吸着資

材の持続性をみるためゼオライト添加は 1作目の

みとした。

(2) ヒマワリの栽培方法

2011年は 1作、2012年から 2014年はヒマワリ

を年 2回栽培し、播種日および収穫日（開花時）

は 表 4-3-1 に 示 し た 。 な お 、 ヒ マ ワ リ

（Helianthus annuus L. )は F1サンリッチオレンジ

（タキイ種苗）を 1ポットに 8粒播種し、間引き

してポット当たり 4株とした。

基肥はポット当たり苦土石灰 4g(200kg/10a)を

土壌に混合し、各作付けの発芽確認後に追肥と

して硫安 1g(50kg/10a)および CDU たまご化成

2g(100kg/10a)を各ポットに表面施用した。 

栽培は福島県農業総合センター内のガラス温

室内で行い、規模は 1区 1ポットで 3作目までは

4反復、4から 7作目までは 3反復とした。 

(3) ヒマワリ地上部の 137Cs濃度の測定

ヒマワリは開花時に地際から 2cmの位置で茎を

切除し子葉を除去後、水道水で洗浄し、送風定

温乾燥機により 75℃で 72 時間以上乾燥させた。

乾燥した試料をミルで粉砕し、U-8 容器に充填し

て Ge 半導体検出器（GC3020、GC3520、GC4020 

キャンベラジャパン社製）で 137Cs 濃度を測定し

た。なお、Ge半導体検出器での測定時間は 4,000

～50,000 秒とし、137Cs 濃度は収穫日でそれぞれ

減衰補正した。

(4) 土壌中の 137Cs濃度および交換性 137Cs濃度の

測定

ワグネルポット内の土壌の 137Cs 濃度は、風乾

土を U-8 容器に充填し Ge 半導体検出器（GC2020 

キャンベラジャパン社製）で 137Cs 濃度を計測後、

水分補正し乾土当たりとして算出した。土壌中

の交換性 137Cs 濃度は、風乾土 2g に 1M 酢酸アン

モニウム（pH7.0）20mL を加え、1 時間振とう抽

出し、抽出液を0.45μmメンブレンフィルターで

ろ過後 U-8 容器に充填し、Ge 半導体検出器で測

定した値から算出した。なお、Ge 半導体検出器

での測定時間は、土壌（137Cs 濃度）については

1,200秒、抽出液（交換性 137Cs濃度）については

4,000～45,000秒とし、137Cs濃度は収穫日で減衰

補正した。

(5) 土壌中の交換性カリ含量の測定

2.1.2 の土壌中の交換性カリ含量の測定と同様

の方法でおこなった。 

4.3.3 結果および考察 

(1) ヒマワリ地上部の 137Cs濃度の推移

ゼオライトの添加によりヒマワリ地上部の
137Cs濃度が減少した（図 4-3-1）。また 2作目で

さらに 137Cs濃度は減少し、3作目から 7作目まで

はほぼ同程度で推移していたことから 7 作目

（2011～2014 年作）まで吸収抑制効果が持続し

たと考えられた。 

(2) 土壌中の交換性カリ含量と交換性 137Cs の割

合の推移

土壌中の交換性カリ濃度はゼオライト区で高

く維持された（表 4-3-2）。また、土壌中の交換

性 137Cs の割合は 1 作目で対照区の 68％に減少し

た。5作目のゼオライト区の土壌中の交換性 137Cs

の割合は対照区と同程度以上になった（図 4-3-

2）。 

日本で資源として利用されているゼオライト

は斜プチロル沸石とモルデン沸石であり（日本

学術振興会鉱物活用第 111委員会・天然ゼオライ

ト利用研究分科会 2006）、本実験で供したゼ
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オライトは斜プチロル沸石を主としている。ゼ

オライトのイオン吸着選択性は、ゼオライトの

Si/Al モル比、ゼオライトのもつ空隙サイズと空

隙形状、吸着されるイオンの電荷/イオン半径比

に大きく依存しているため、Si/Al モル比の大き

な斜プチロル沸石は Ca2＋より K＋に対する選択性

が高く、Si/Al モル比の小さなゼオライトでは 2

価の陽イオンに対する選択性がより高くなる

（山口ら 2012）。そのため、1 価の陽イオンで

ある 137Cs が吸着されて土壌中の交換性 137Csの割

合が 1作目で対照区より低下したと考えられた。

ゼオライト区では、土壌中の交換性 137Cs の割合

が 5 作目(2013 年作)以降、対照区より相対的に

多くなっているが、吸収抑制効果が持続してい

ることから、ゼオライトの 137Cs 吸着効果以上に

土壌中の交換性カリ含量の増加を通じて吸収抑

制に寄与していると考えられた。また、ゼオラ

イト添加による土壌中の交換性カリ含量が高く

維持されたが、土壌中の交換性 137Cs は 6 作目以

降で対照区より上昇した。そのため、ゼオライ

トの吸収抑制の持続効果は主に土壌中の交換性

カリ含量の増加による影響と考えられた。

 

表 4-3-2  交換性カリ含量の推移 

試験区 
交換性カリ含量（mg/kgDW） 

1作目 2作目 3作目 4作目 5作目 6作目 7作目 

コントロール 40.0 ± 8.0 39.0 ± 4.0 30.0 ± 3.0 42.0 ± 2.0 52.0 ± 8.0 24.0 ± 2.0 49.0 ± 2.0 

ゼオライト 2190 ± 17 2180 ± 24 2200 ± 46 1630 ± 13 2980 ± 17 1560 ± 17 1340 ± 16 

1作目(2011年)、2～3作目(2012年)、4～5作目(2013年)、6～7作目(2014年) 

データは 3作目までは 4反復、4作目以降は 3反復の平均値 ± 標準誤差 

ゼオライト区はゼオライト（粒径 1～3mm イセヤゼオライト ジークライト株式会社）をポットあたり 200g（10t/10a）添加、 

コントロール区はゼオライト無添加

供試土壌は黒ボク土

表 4-3-1 ヒマワリの播種および収穫日

1作目 2作目 3作目 4作目 5作目 6作目 7作目 

播種日 7月 9日 4月 27 日 7月 26日 5月 19日 8月 25日 6月 27日 9月 5日 

収穫日 9月 16 日 7月 11 日 10月 12日 8月 2日 10月 31日 9月  5日 11月 6日 

1作目(2011年)、2～3作目(2012年)、4～5作目(2013年)、6～7作目(2014年) 

ヒマワリは品種 F1サンリッチオレンジを使用し、土壌は黒ボク土を使用

ヒ
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リ
の

1
3
7
Cs

濃
度
（
Bq
/k
gD
W
）

図 4-3-1 ゼオライトを添加した黒ボク土の連
作時のヒマワリの 137Cs濃度変化 

1作目(2011年)、2～3作目(2012年)、4～5作目(2013年)、6

～7作目(2014年)  

ゼオライト区はゼオライト（粒径 1～3mm イセヤゼオライト 

ジークライト株式会社）をポットあたり 200g（10t/10a）添

加、コントロール区はゼオライト無添加 

供試土壌は黒ボク土 
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図 4-3-2 ゼオライトを添加した黒ボク土の
連作時の土壌中の交換性 137Csの
割合の変化（対照区比） 

1作目(2011年)、2～3作目(2012年)、4～5作目(2013

年)、6～7作目(2014年) 

ゼオライト区はゼオライト（粒径 1～3mm イセヤゼオラ

イト ジークライト株式会社）をポットあたり 200g

（10t/10a）添加、コントロール区はゼオライト無添加

供試土壌は黒ボク土
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4.3.4 まとめ 

 黒ボク土に吸収抑制資材であるゼオライトを添

加してからヒマワリのポット栽培を 7作（2011 年

～2014 年）まで栽培を行ったが、放射性 Cs の吸

収抑制効果は持続し、ヒマワリ地上部の放射性 Cs

濃度はコントロールと比べて低い濃度であった。

ゼオライトの吸収抑制の持続効果は主に土壌中の

交換性カリ含量の増加による影響と考えられた。 

 

4.4 まとめ 

 

水稲は、放射性セシウム（137Cs）を土壌および

農業用水から吸収しており、第 3 章では農業用水

中の放射性 Cs の中、溶存態 Cs が最も水稲に吸収

されやすいことを明らかにした。本章では、水稲

が溶存態 137Csを吸収しやすい時期を明らかにする

ため、溶存態 137Cs（10Bq/L）を含む水をポットで

育てた水稲に灌水し、灌漑水から玄米への溶存態
137Cs の移行を調査した。また、農業用水由来の放

射性Csの吸収を抑制するために、カリ増肥の効果

を調査した。さらに、畑作物で土壌からの移行を

抑制するために施用されたゼオライトの持続効果

を調査した。稲の生育ステージ別に溶存態 137Csを

与えたところ、出穂前 24 日（移植後 44 日）～出

穂期（移植後 68 日）で他の時期に比べて玄米の
137Cs 濃度が最も高くなった。本実験では溶存態
137Cs が出穂期前に吸収されると玄米に最も移行す

ることが明らかとなった。 

栽培前の目標とする土壌の交換性カリ含量を無

添加、50，250、500 および 1000mg/kg 乾土とし、

栽培期間中、溶存態 137Csを含む水を灌水したとこ

ろ、農業用水中の溶存態 137Csは土壌中の交換性カ

リ含量を増加させることで吸収を抑制できること

が明らかとなった。畑作物では、吸収抑制資材で

あるゼオライトを添加し、黒ボク土でヒマワリの

ポット栽培を 7作（2011年～2014年）まで行った

ところ、放射性Csの吸収抑制効果は持続した。ゼ

オライトの施用により、土壌中の交換性カリ含量

が高く維持されたが、土壌中の交換性 137Csは 6作

目以降、無施用より上昇した。そのため、ゼオラ

イトの吸収抑制の持続効果は主に土壌中の交換性

カリ含量の増加による影響と考えられた。 
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第５章 総合考察 

 

本論文では、土壌および農業用水中の放射性セ

シウムが農作物に与える影響について以下の結果

を得た。第 2章では、農業用水中の溶存態 137Cs濃

度が 10Bq/L になると水稲およびヒマワリの 137Cs

濃度が増加すること、その吸収率は畑作物のヒマ

ワリより水稲で大きいことを明らかにした。第 3

章では、農業用水に含まれる溶存態および懸濁態
137Cs の農作物への移行について、農業用水の影響

が大きい水稲を使用して調査し、最も移行しやす

い形態の 137Csが溶存態であることが明らかにした。

第 4章では、最も移行しやすい溶存態 137Csを吸収

しやすい水稲の生育ステージ毎に与えて、水稲の

幼穂形成期頃～出穂期前に最も吸収し玄米に移行

することを明らかにした。さらに、土壌中の交換

性カリ含量と溶存態 137Csの吸収量との関係を解明

し、褐色低地土を供試して吸収を抑制するために

カリ資材の増肥効果を明らかにした。本章では、

全体を通じた総括的な考察を行い、各章において

十分にふれなかった点についても補足しつつ、今

後の展開の可能性と問題点について述べる。 

 

5.1 ポット試験での農業用水中の 137Csの移行 

 

第 2 章から第 4 章までの水稲およびヒマワリの

ポット栽培はすべてガラス温室内で行った研究で

ある。また、水稲では地下浸透について考慮して

おらず、減水要因は主に稲の吸収および蒸発であ

る。移植時から成熟期まで湛水状態を維持してお

り、中干し期間を設けていない。そのため、実際

の水田と条件が異なっておりポット栽培のため稲

の根域が制限されて上根が多発生しているため水

田での吸収率より過大評価をしている可能性があ

る。 

交換性 K2Oが低い土壌では農業用水中の 137Cs濃

度が 1Bq/L 以上、交換性 K2O が高い土壌でも

10Bq/L になると農作物中の放射性 Cs 濃度が増加

する可能性がある（第 2 章）。これまで、福島県

内の農業生産が行われている地域の河川や農業用

水の溶存態放射性 Cs濃度は、1Bq/L未満がほとん

どである。そのため水稲および畑作物では福島県

で実施している土壌からの吸収抑制対策を実施す

れば（福島県農林水産部 2015a、b）、農業用水が

主要因として基準値を超えることはないと考えら

れる。 

東京電力原発事故以降、福島県では2012年より

米の全量全袋検査を実施し福島県内で生産された

玄米でこの基準値を超過したものは、2012年は71

点、2013 年は 28 点、2014 年は 2 点であり年々減

少し、2015 年は基準値超過がない（ふくしまの恵

み安全対策協議会 放射性物質検査情報）。 

2014 年には南相馬市で土壌中の交換性リ含量が

十分量ある一部の地域の圃場でも基準値超過がみ

られ、農業用水が疑われ、河川などの放射性Csが

調べられている（農林水産省 2014、）。福島県

中通り地区などの河川（Tsuji, et al. 2014）と比較

して溶存態放射性 Cs が高い値を示しているが、

1Bq/L 未満であり、農業用水が主要因とは考えら

れない。 

以上より、本研究より農作物の放射性Csの基準

値超過に寄与する農業用水の 137Cs濃度は土壌中の

交換性カリが低い土壌では 10Bq/L、カリ濃度が高

い土壌では１Bq/L が基準と考えられ、その前提で

カリの増肥などの吸収抑制対策が必要になると考

えられる。 

 

5.2 水田での農業用水中の 137Csの移行 

 

水稲のポット栽培による結果を一般化するため

には、実栽培とは収量等の条件が異なるため、水

田での実栽培でのリスク評価が必要である。その

ため、第 2 章と第 4 章で算出した農業用水からの

玄米の吸収率を使用し、水田一般での放射性Csの

上昇リスクを計算してみた（図 5-1）。 

試算は溶存態 137Cs 濃度別の玄米中の 137Cs 濃度の

増加について行った。試算式は下記のとおり。 

 農業用水由来の玄米の 137Cs濃度（Bq/kg） 

＝｛農業用水からの吸収率（％）×農業用水量

（L/10a）×農業用水の 137Cs濃度（Bq/L）｝ 

/玄米の収量（kg/10a） 

 なお A、玄米の収量を福島県の平成 22～26年度

の 5 カ年の平均収量の 556kg/10a とした（農林水

産省 東北農政局福島地域センター公表値より算

出）。また、農業用水量は水田（2001）の計算値

で あ る 1441 ｔ /10a よ り 、 農 業 用 水 量 を

1.5×106L/10aとした。 

第 2 章のデータは、交換性 K 濃度の低い土壌 A

で 10Bq/Lの農業用水で栽培した時の吸収率 1.6％

を使用し、第4章のデータは一般的なカリ施用(本

研究では栽培前の土壌中のK2O含量100mg/kg乾土)

をした土壌で10Bq/Lの農業用水で栽培した時の吸

収率の 0.36％と福島県での放射性 Cs の吸収抑制

対策での施肥基準（福島県農林水産部 2015a,b）
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である250mg/kg乾土を目標として土壌を調整した

時の吸収率の 0.29％およびその倍量の 500mg/kg

乾土の時の吸収率 0.15％を使用した。 

図5-1より、土壌中のカリ濃度が低い(栽培前の

土壌中の交換性 K2O含量 50mg/kg乾土)条件下では

農業用水中の放射性 Cs濃度が 2.3Bq/Lで、一般的

なカリ施肥量の土壌(本研究では栽培前の土壌中

の K2O 含量 100mg/kg 乾土)では 9.5Bq/L のとき、

玄米の基準値の 100Bq/L を超える可能性が考えら

れる。しかし、福島県での放射性Csの吸収抑制対

策での施肥基準である250mg/kg乾土以上であれば

10Bq/Lでも玄米の基準値の 100Bq/L を超えないと

試算された。 

第 2 章から第 4 章までの水稲のポット栽培は、

移植時から成熟期まで湛水状態を維持しており、

中干し期間を設けていない。そのため、稲の根域

が制限されて上根が多発生し、放射性Csの吸収率

を水田におけるものより過大に評価をしている可

能性がある。しかし、放射性Cs移行のリスクを評

価する上では有効であると考えられる。 

農業用水中の溶存態 137Csが一部のため池水では

10Bq/L となっており（農林水産省農村振興局、福

島県農林水産部 2014）、このような通常のカリ

の施肥量では本研究の吸収率より算出すると通常

管理では玄米の基準値100Bq/kgを超える可能性が

ある。しかし、前述のように土壌からの放射性 Cs

の吸収抑制対策として行われている塩化カリの基

肥施用による土壌中の交換性 K2O 含量を 250mg/kg

乾土以上にすることで玄米の基準値100Bq/kgを超

える可能性は低いと考えられる。 

さらに、農業用水が10Bq/Lを超えるような溶存

態放射性Csを含む場合、ため池の底質土を取り除

くなどの除染および水の放射性Cs濃度の定期的な

モニタリングを実施することで基準値を超える可

能性が低くなると考えられる。一方で、プルシア

ンブルーを坦持させた不織布を利用したカートリ

ッジの利用（保高ら 2013、Yasutaka, et al. 2013、
Yasutaka, et al. 2015）やラドディスクによる濃縮

（藤村ら 2013）など、水中の迅速な放射性Cs濃

度の測定法が開発されており、その利用が期待で

きる。また、懸濁態は大雨、台風などの災害時に

増加することから（FFPRI 2012a,b,c）、災害時

の懸濁態の高い水の流入を防ぐことで影響を軽減

することができると考えられる。特に第４章で明

らかにした水稲の幼穂形成期から出穂期までの非

常に放射性Csを吸収する時期は農業用水中の放射

性Csの影響を受けやすいため、災害時の農業用水

の流入には注意が必要である。
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図 5-1 農業用水由来の水田での放射性 Csの上昇の試算値 

（ポット試験結果から試算） 
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5.3 まとめと今後の課題 

 

前項では水稲における農業用水中の放射性Csの

影響について考察した。本論文では基準値超過を

もたらす農業用水の 137Cs濃度を想定し、吸収抑制

対策で必要となる基準を明らかにすることを目的

に実施した（図 5-2）。畑作物は水稲に比べて農

業用水の影響を受けにくく、溶存態放射性 Cs が

10Bq/L でも土壌中の交換性カリ含量が高くするこ

とで基準値を超える可能性は低い（第 2 章）。そ

のため、畑作物や園芸作物の栽培には農業用水由

来の放射性Csによって基準値を超える可能性は低

い。同様に前項で考察したように、水稲では塩化

カリの基肥施用による土壌中の交換性 K2O 含量を

250mg/kg 乾土以上にすることで農業用水由来によ

って玄米の基準値100Bq/kgを超える可能性は低い

と判断できる。本論文は、ポット栽培による解析

結果であるため、今後被災地域での試験作付けや

営農再開が行われる際に実際の水田や畑での調査

研究やモニタリングをすることで、さらに農業用

水からの放射性Csの移行のメカニズムを明らかに

する必要がある。 

  

農業用水中の放射性 Csの 

種類の影響(第 3章)  

移行しやすい形態は溶存態 

土壌中の放射性 Cs 

農業用水中の放射性 Cs 

農業用水からの放射性 Cs吸

収抑制技術(第 4章) 

カリ増肥により吸収抑制可能 

溶存態 137Csの土壌から水稲と

畑作物(ヒマワリ)への移行 

（第 2章） 

0.1Bq/L以下で影響は無視できる 

基準値超過をもたらす農業用水の 137Cs濃度を推定し、 

吸収抑制対策が必要となる基準を明らかにすることができた 

ゼオライトによる吸収抑制 

(第 4章) 

ゼオライトはカリの効果で吸収抑制 

水稲の生育ステージによる放射性

Cs 吸収の差異(第 4章) 

幼穂形成期から出穂期で吸収しやすい 

図 5-2 本論文の結果概要図 

カリの増肥による吸収抑制 

(第 2、3章)  

カリ増肥により吸収抑制可能 
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要 旨 

2011 年、福島県の山林からの流れる農業用水を使用して栽培した一部の玄米の放射性セシウム濃度が

500Bq/kg を超えた。そこで、農業用水に含まれる放射性セシウム（以下、137Cs）の玄米への移行が疑われた。

本論文では、農作物に含まれる放射性 Cs の基準値超過をもたらす農業用水の 137Cs 濃度を想定し、吸収抑制

対策の必要となる基準を明らかにした。本研究は、137Cs を含む水を灌水してポットで育てた水稲玄米および

ヒマワリの 137Cs 濃度を測定することで行った。溶存態 137Cs を含む水で育てた玄米および畑作物（ヒマワリ）

の 137Cs濃度は、137Cs濃度が福島県の農業用水とほぼ同等の 0.1Bq/Lの農業用水からの移行は、放射性 Csの

基準値（一般食品で 100Bq/kg）では水道水添加と差が無く、農業用水中の 137Cs濃度が 10Bq/Lでは農作物の
137Cs 濃度が増加した。農業用水中の 137Cs（溶存態、土壌粒子結合態、有機物結合態）から玄米への 137Cs の

移行は溶存態 137Cs が最も吸収されやすかった。その次に、溶存態 137Cs を水稲が吸収しやすい生育ステージ

について調査したところ、幼穂形成期から出穂期前が、他の時期に比べて玄米への 137Cs 移行が高まり、カ

リの吸収時期とほぼ一致した。また、土壌からの移行と同様に土壌中の交換性カリ含量の増加により農業用

水からの移行も低減できた。放射性 Cs 吸収抑制資材であるゼオライトの吸収抑制の持続効果は主に土壌中

の交換性カリ含量の増加による影響であることを明らかにした。以上より、畑作物は水稲に比べて農業用水

の影響を受けにくく、溶存態放射性 Cs が 10Bq/L でも土壌中の交換性カリ含量を高く維持することで基準値

を超える可能性は低く、畑作物や園芸作物の栽培には農業用水由来の放射性 Cs によって基準値を超える可

能性は低い。水稲では塩化カリの基肥施用による土壌中の交換性 K2O含量を 250mg/kg乾土以上にすることで

農業用水由来によって玄米の基準値 100Bq/kgを超える可能性は低いと判断できる。 
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Summary 
 

In 2011, radiocesium concentrations in brown rice grown in mountainous areas in Fukushima Prefecture, Japan, were 
found to exceed 500 Bq kg–1. Contaminated irrigation water flowing from a nearby mountain forest was suspected as 
the source of the radiocesium.  

In this study, we investigated the migration of dissolved radiocesium (137Cs) from irrigation water into brown rice 
(Oryza sativa L. Hitomebore) and sunflower (Helianthus annuus L.) by determining the concentrations of 137Cs in brown 
rice from plants grown in pots irrigated with water containing dissolved 137Cs at a concentration of 0.1, 1.0, or 10 Bq L–

1. We found that when the 137Cs concentration in the irrigation water was approximately 0.1 Bq L–1, the amount of 137Cs 
that migrated into the rice was below the provisional regulation value for 137Cs in brown rice. For sunflower plants, the 
137Cs concentrations depended significantly on soil type when plants were irrigated with water containing 137Cs at >10 
Bq L–1 , but not when plants were irrigated with water containing 137Cs at <1 Bq L–1. For sunflower plants grown in soil 
with a high content of exchangeable potassium, the migration of 137Cs from the irrigation water and the soil to the plants 
was reduced.  

We also investigated how 137Cs uptake into brown rice obtained from plants grown in pots irrigated with 137Cs-
containing water (1.0 or 10 Bq L–1) depended on the distribution of 137Cs in the dissolved fraction, the soil-particle-
bound fraction, or the organic-matter-bound fraction. For each 137Cs fraction, the 137Cs concentration in the brown rice 
increased in proportion to the concentration in the water. The dissolved 137Cs was absorbed at a higher rate than the 
organic-matter-bound and soil-particle-bound 137Cs. Absorption rates were higher in soil with a high exchangeable-
potassium content than in soil with a low exchangeable-potassium content. Furthermore, the rates of absorption of 
dissolved and organic-matter-bound 137Cs were similar for soils with the same exchangeable-potassium contents.  

We also conducted experiments to determine the growth stage at which brown rice took up the most 137Cs from the 
contaminated irrigation water. Specifically, rice plants were grown in continuously flooded pots and irrigated with 
demineralized water prior to treatment with water containing dissolved 137Cs during one of four periods: from 
transplanting to 28 days after transplanting (DAT), from 29 to 43 DAT, from 44 to 68 DAT (heading), and from 69 
(heading) to 101 DAT (ripening). Irrigation with contaminated water from 44 to 68 DAT resulted in the highest 
concentrations of 137Cs in the grain, hull, upper straw, and lower straw, compared with irrigation during the other periods. 
These results indicate that reduction of the migration of 137Cs from irrigation water to brown rice will require that the 
use of 137Cs-contaminated water (such as influent from mountains that have receive radioactive fallout) should be 
avoided during the heading stage. In addition, the potassium content in soil should be increased before the heading stage 
because high potassium content can suppress 137Cs uptake. 

Increasing the exchangeable-potassium content in the soil also reduced 137Cs migration from irrigation water to brown 
rice. For rice currently planted in the areas of Fukushima Prefecture mentioned above, measures to maintain high 
exchangeable-potassium content in the soil can be expected to lessen the impact of 137Cs contamination in agricultural 
water, which is thought to be the main source of the high concentration of 137Cs in the brown rice. It has been shown 
that suppression of 137Cs uptake by zeolites is primarily the result of their ability to increase the amount of exchangeable 
potassium in soil.  

Thus, compared to rice, field crops are less susceptible to the influence of dissolved radiocesium (at concentrations 
such as 10 Bq L-1) in irrigation water, by exceed the reference value (100 Bq kg-1) of brown rice for high exchangeable-
potassium content in the soil. Field crops are likely to exceed the reference value for radiocesium derived from irrigation 
water in the cultivation of horticultural crops is low. The 137Cs concentration in brown rice can be determined to exceed 
the reference value (100 Bq kg-1) as a result of the use of contaminated irrigation water and the exchange of K2O content 
(250 mg kg-1 dry soil) in the soil due to the application of KCl as a basal fertilizer. 
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