
― 3―

海生研研報，第22号，3－16，2016
Rep. Mar. Ecol. Res. Inst., No. 22, 3-16, 2016
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海洋における放射性核種の分布と変遷
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要約：海洋環境には天然放射性核種と人工放射性核種の2種類の放射性核種が存在する。前者は地球が

できて以来存在する一方，後者は1945年に初めて海洋にもたらされた。以来，大気圏核実験（最大の

供給源），原子力関連施設での事故，同施設からの計画的な放出が人工放射性核種の供給源である。本

稿では，海洋における天然および人工放射性核種のレベルを紹介するとともに，人工放射性核種の時

空間的な変動を紹介する。
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まえがき

　われわれを取り巻く環境には多種多様な放射性

核種が存在する。それらは人類が地球上に出現す

る以前から存在する天然放射性核種と第2次世界

大戦後急激に増加した人工放射性核種に分けられ

る。後者は大気圏核実験と原子力発電所および再

処理工場等の施設からの排出等に起因する。本稿

は両者の海洋環境における分布および東京電力株

式会社福島第一原子力発電所（以下，東電福島第

一原発と略す）事故までの変遷について紹介する。

天然放射性核種

　地球上に存在する種々の天然放射性核種は大き

く分けて2つの起源を持つ。すなわち，地球の誕

生時から地殻に存在する原始放射性核種と宇宙線

生成核種である。原始放射性核種は壊変系列を持

つものと持たないものがある。したがって，海洋

環境に存在する天然放射性核種も，以下の3つの

カテゴリーに分けられる。

・壊変系列を持つ核種

・壊変系列を持たない核種

・宇宙線生成核種
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1.壊変系列を持つ核種

　ウランは海水中では主に炭酸ウラニルイオン

（UO2(CO3)3
4-）として存在し，極めて溶けやすく，

全海洋にほぼ均一に分布している。3つの同位体

（234U，235U， 238U）が存在しており，ウラン(238U)(半

減期[t1/2] = 4.5 x 109 年)の濃度が約3μg/L(0.04 

Bq/L)と最大である。235Uと234Uの濃度は各々0.002

と0.04 Bq/Lである。第1 ,2図に示すように238Uは

壊変して234Thに変わり，それはさらに他の核種に

変わり最後は安定の206Pbになる。これはウラン系

列と言われるものである。ちなみに，壊変してで

きた核種を子孫核種，壊変する前の核種を親核種

と呼ぶ。海水中には他に235U(t1/2 = 7.0 x 108 年)か

ら壊変が始まるアクチニウム系列，232Th(t1/2 = 1.4 

x 1010 年)から始まるトリウム系列がある。放射

能の総量で比べると，海水中ではウラン系列の核

種が他の2つ系列を一桁以上上回っている。

　仮に，同じ系列に属する核種が同じ化学的性質

を持ち，かつ十分な時間が経過しているならば，

同じ放射能を持つはずであるが（放射平衡と呼

ぶ），実際には，これら一連の壊変で生じる核種

は多様な化学的性質を持っているため，海洋では

各々異なった挙動を示し，放射能も異なる。例え

ば，トリウム(Th)，鉛(Pb)，ポロニウム(Po)は

海水には溶けにくく粒子として海水から除かれや

すく，各々は親核種よりその濃度が少なくなる（第

1図参照）。一方，ウランやラジウム(Ra)は比較

的海水に溶けやすく，海水中に長くとどまると同

時に，海底土から溶け出すため，海水中では親核

第1図　海洋における天然放射性核種の分布の模式
図。示されている核種は主なもの。図中上向
きの太い矢印は，核種が海底土からの溶出す
る傾向を示し，下向きは海水から除去される
傾向を示す。

第2図　ウラン系列。ウラン系列に含まれる主な核種。親核種からの生成率が小さいものは除いてある。
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種よりも高い放射能を示す。さらに気体のラドン

(Rn)は一部海水から大気に移動する。陸から大

気を経由してきた222Rnが壊変して210Pb，210Bi，
210Poを生み，それらが海洋環境に入ってくること

もある。

2.壊変系列を持たない核種

　このカテゴリーに入る代表的な核種にカリウム

-40(40K，t1/2 = 1.3 x 109 年)がある。壊変して安

定核種の40Arか40Caになる。海水中の天然放射性

核種では最も高い放射能(11-12 Bq/L)を持って

いる。他には，ルビジウム-87(87Rb，t1/2 = 475 億

年)があるが，その濃度は40Kの約100分の1である

（0.11 Bq/L）。KとRbは周期表ではNaとともにア

ルカリ金属に属し，極めて海水に溶けやすい。そ

のためその分布は塩分と同じで，ほぼ均一に全海

洋に分布している。他にも幾つか壊変系列を持た

ない核種が知られているが，その濃度は極めて低

い。 

3.宇宙線生成核種

　地球外から来る宇宙線は地球の高層大気中の元

素と核反応を起こし，多くの放射性核種を作って

いる。これらは，地球表面に絶えず降り注いでい

る。主なものを以下に示す。

・トリチウム(3H，t1/2 = 12.3 年)

・ベリリウム-7(7Be，t1/2 = 53 日)

・炭素-14(14Ｃ，t1/2 = 5,730年) 

・ヨウ素-129(129I，t1/2 = 1.6 x 107年)

　例えば，14Cは大気中で14CO2（二酸化炭素）と

なって海水に溶け，一部は光合成により有機化さ

れると同時に，残りは大部分がH14CO3
-として海

水の移動に伴い，海洋を循環する。そのため海洋

の14Cの分布を調べることにより海水の循環過程

を定量的に捉えることができる。

　主な天然放射性核種の海洋における存在量を第

3図に示す。上で述べたように40Kが最も多く存在

し て お り107 PBqを 超 え て い る（1 PBq = 1015 

Bq）。87Rbの存在も無視できない。238Uは三番目の

存在量ではあるが，それに続く一連のウラン系列

核種（図に示されていない）の存在を忘れてはな

らない。

　これらの多様な天然放射性核種はその生物・化

学的な性質に従って海洋環境をめぐり一部は海産

生物に取り込まれる。同時に陸の土壌や大気中の

天然放射性核種も農産物に取り込まれ最終的には

われわれの食卓にのぼる。食品に含まれる天然放

射性核種の代表例を第1表と第2表に示す。40Kが

数十から数百Bq/kgと他の核種と比べると圧倒的

第1表　食品中の40Kのおおよその放射能

第2表　主な天然放射性核種の食品中の標準的な濃度

第3図　海洋における主な天然放射性核種の存在量。
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に高い濃度を示す。第2表に示されている核種の

うち左の3つはウラン系列，右の3つはトリウム系

列の核種である。注目すべきは，魚類中の 210Po

濃度（2,000 mBq/kg）が際立って高いことである。

これはPoが生体に留まりやすい生物・化学的性

質をもつためである。海水と魚に含まれる元素の

濃度比は濃縮係数と呼ばれるが，Poの濃縮係数

の推奨値は2x103 L/kgであり，比較的高いグルー

プに入る（IAEA, 2004）。

　少々本題からそれるが，われわれがこれらの天

然放射性核種から受ける線量を見てみよう（第4

図）。世界平均と日本平均を比べてみると，2つの

点で異なる。日本人はラドンによる被ばくが少な

いということと，食物を通じての被ばくが多いと

いう点である。ラドン(222Rn, t1/2 = 3.8日)はウラ

ン系列の一員で，親核種のラジウム（226Ra, t1/2 = 

1602年）からアルファ壊変して生成する放射性核

種で，ヘリウムやネオンなどと同様に化学的に安

定な希ガス元素の一種である。トリウム系列から

もラジウム（228Ra,224Ra）から生成するラドンの

同位体220Rn（トロンと呼ばれる。t1/2 = 54.5 秒）

が生成する。これらのラドン・トロンは順次，連

鎖的に壊変を繰り返し、それぞれ最終的に安定な
206Pb,208Pbとなる。ガス状のラドン・トロンを吸

入すると，それらの短寿命アルファ崩壊核種であ

る子孫核種は呼吸器経路を構成する器官・組織に

沈着し，沈着部位に高エネルギーの線量を付与し

生物学的影響を発現すると考えられている。第4

図に示されたラドンの影響の違いは住環境の差異

によるものと思われる。すなわち238Uをあまり含

まない木造家屋はラドンを発生しないばかりでは

なく，風通しの良さと相まって，気体のラドンが

住居内にとどまりにくい。食物からの被ばくが多

いのは，第2表に示した魚類に含まれる210Poの影

響である。これは，210Poはアルファ放射体で胃腸

管特に小腸粘膜に対する線量が大きく，摂取量線

量換算係数は1.2 x 10-6 Sv/Bqと137Csのそれが

第4図　天然放射性核種から受ける線量。引用：電気事業連合会「原子力・エ
ネルギー図面集2015」

第3表　環境中に放出された主な放射性核種の放出量

39
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1.3x10-8に比べるとおよそ100倍大きな値となって

いるためである。

人工放射性核種

　海洋に存在する人工放射性核種の起源は以下の

3つである。

・大気圏核実験

・原子力関連施設の事故

・原子力関連施設からの放出

以下これらについて概要を説明する。

1.大気圏核実験

　1945年から1963年までの間に大気圏で核実験が

500回以上行われた。海洋へ放出された人工放射

性核種の総量は上記3つの供給源の中では最大で

ある。例えば，137Csに関して言えば，核実験によ

るものは，チェルノブイリ事故の10倍以上,東電

福島第一原発事故の40倍以上になる(第3表)。大

気圏核実験は1963年に部分的核実験禁止条約が締

結されるまで続いた。一部の非締結国が実験を続

行したものの放出された放射性核種の量はそれ以

前に比べると非常に少ない（第5図）。したがって，

海洋における人工放射性核種の汚染は1960年代初

頭が最も深刻であった。137Csを例にとると，核実

験で最も汚染が著しい海域は，太平洋であり，海

洋に放出されたものの約半分は太平洋に存在した

（第4表）。1963年以来海洋に存在する核実験起源

第5図　核実験の推移。 UNSCEAR 2000 Reportに一部加筆。

第4表　核実験による137Csの海洋への放出
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の核種は放射壊変とともに減少しているが，未だ

にそれらは海洋に存在し続けている。主な人工放

射性核種の海洋における2000年現在の存在量を天

然放射性核種とともに第6図に示す。約600 PBq放

出された137Csは2000年には3分の1に減少してい

る。同時に核実験の終了から40年近く経った2000

年においても，人工のトリチウム（t1/2 = 12 年）

は天然のそれを依然として超えている。

　海洋表層の核実験起源の137Csの濃度は放射壊変

および比較的汚染が少ない他の海域の海水との混

合により減少する。北太平洋の137Csの時系列変化

は（第7図），1960年代初頭には数十mBq/Lに達し，

以後指数関数的に減少していることを示してい

る。日本近海での詳細な放射能調査は海生研によ

り1984年度からわが国の原子力発電所等の沖合海

域で行われている。一例として，福島県沖海域に

おける観測結果を第8図に示す。1986年に起こっ

たチェルノブイリ事故の影響（後述）が太平洋ま

で及んでいることや，東電福島第一原発事故前で

も，1-2 mBq/Lの137Csが存在していたことがわか

る。

　核実験由来の放射性核種は放出直後海洋表層に

第6図　2000年の海洋における主な人工放射性核種と天然放射性核種の存在
量の比較。第3図とAarkrog (2003)より作成。

第7図　北西部北太平洋表層の137Cs濃度の推移。Povinec et al . 
(2013) に一部加筆。

137Cs(Bq/L)
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存在しているが，時間とともに下層の海水と混合

し下方に運ばれる。北太平洋における90Srと137Cs

の鉛直分布（第9図）を見ると1963年から約30年

を経て深度500 mまでに達していることがわか

る。しかし，同時に放出された239+240Puはさらに

深層まで運ばれている。海洋表層におけるこれら

核種の存在量の見かけの半減期は太平洋全域でも

観測されている（第5表）。海洋表層における90Sr

と137Csの見かけの半減期はばらつきはあるもの

の，13-14年である。一方，239+240Puのそれはその

約半分である。これらの際立った鉛直分布パター

ンや見かけの半減期の差はその化学的な特徴に起

因する。海水中の元素の下方移動は，海水自身の

拡散の他に，粒子の沈降と密接に結びついてい

る。定性的には海水中で溶存（または懸濁した微

小粒子態の）元素が沈降粒子に取り込まれやすけ

れば，半減期は短くなる。海水中の溶存態の元素

と粒子の反応は，多様なサイズを持つ粒子間の反

応を含む動的なもので（例えば，Bacon, 2004），

それを速度論的に正確に記述することは容易では

ない。ここでは，第一近似として，元素の粒子へ

の取り込みやすさの指標として，粒状物中の核種

濃度と海水中の核種濃度の比，すなわち分配係数

（Kd）を用いる。Kdは以下の式で求める。

　　　　　 
粒状物中の核種濃度

　　　Kd = 　　　　　　　　　　

　　　　　　
海水中の核種濃度

　IAEAによるKd の推奨値を第6表に示す。KdはSr 

< Cs < Puの順に増加している。Puが最も海洋か

ら除かれやすく，Srは最も除かれにくいというこ

とがわかる。事実，沈降粒子がPuの海洋におけ

る下方移動に重要な役割を果たしているというこ

とは沈降粒子捕集装置（セジメントトラップ）に

よる実験でも確かめられている（Livingston and 

Anderson, 1983）。このように核種の生物・化学的

な性質を把握することにより，海洋における人工

放射性核種の今後の分布が予測される。

　核実験の影響は海底土（とくに浅海域）にも記

第8図　福島県沖海域の海水および海産物中の137Cs濃度の変遷（1984-2010）。
海洋生物環境研究所による調査の結果をもとに作成。

1986
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録されている。東シナ海の海底土中には，天然放

射性核種から推定される1963年の堆積層に核実験

由来の239+240Puや137Csの濃度ピークが出現してい

る（第10図）。深海の海底土は堆積速度が遅いため，

充分な時間分解能が得られずこのような鉛直分布

が出現しない。

2.原子力関連施設の事故

　原子力発電所や核燃料処理関連施設の事故によ

り大量の人工放射性核種が環境に放出された。放

出された核種が事故により異なるので，一概に比

較は難しいが，やはり核種の総量および影響の広

がりを勘案すると，1986年の旧ソ連のチェルノブ

イリ発電所の事故が最大であろう(第7表)。137Cs

の放出量で比べると(第3表)，チェルノブイリ事

故は約85 PBqに対し，東電福島第一原発事故は

19-24 PBqでそれに次ぐ。チェルノブイリ事故の

他の事故との際立った差異は，その影響が地球規

模で広がったことである。第8図上図に見られる

ように，地球の裏側とも言えるところから大気を

経由した137Csが福島沖の海域の表面水に出現して

いる。底層水にはその影響は見られず，かつ翌年

の調査ではその影響は消えていることから，日本

近海での海域への環境影響は大きくなかったとみ

てよい。一つ注目すべきは，一部の海産生物中の
137Cs濃度の上昇が見られ，それが翌年にも見られ

たことである（第8図下図）。濃度上昇は絶対値と

しては，われわれの健康を脅かすレベルではない

が，海洋生態系におけるCsの挙動を考察するう

えで，興味深い事実である。

　Kusakabe et al .（1988）は北太平洋の中層水中

第9図　北太平洋における海水中の90Sr，137Cs，および239+240Pu濃度の鉛直分布 
(1973-1997)。Aoyama (2010)に一部加筆。

第5表　太平洋表層水における人工放射性核種の
見かけの半減期

第6表　外洋と沿岸における主なKd値



日下部：海洋における放射性核種

― 11 ―

第10図　東シナ海海底土中の137Cs，239+240Pu，および210Pb濃度の鉛直分布。縦軸は深度で
はなく含水率等を考慮した海底土の累積質量で表示。引用：Su and Huh (2002)

第11図　セラフィールドにおける137Csの一年あたりの放出量の推移。
引用：Environmental Protection Agency (2015)

1 dpm = 60 Bq
TB
q/
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でも沈降粒子中にチェルノブイリ事故起源の137Cs

を見つけている。事故は，1986年4月26日に発生，

大量の放射性核種が大気中に放出された。それは，

同年5月7日頃北西部北太平洋上空に到達，一部は

海面に降下した。設置した沈降粒子捕集装置（セ

ジメントトラップ）のデータの解析によると，遅

くとも1-2ヶ月で深度約780 mに到達し，その沈降

速度は60-190 m/dayであることが分かった。Cs

は基本的に上に書いたように比較的海水に溶けや

すい元素でありながら，このような沈降速度をも

つということは，事故によりもたらされた137Csは

比較的溶けにくい化学形のものか，さもなくば，

プランクトン等に取り込まれたものが沈降粒子と

して運ばれたものであろう。

　わが国にとって最も重要な事故は東電福島第一

原子力発電所で起こった事故であることに異論は

ないだろう。その海洋環境および海産生物への影

響は本特集号の高田らおよび横田らの資料に詳し

第12図　アイリッシュ海とイギリス海峡の表層水中の137Cs濃度の推移。地図は2つの核燃料
再処理工場（本文参照）およびアイリッシュ海とイギリス海峡の位置を示す。デー
タはInomata (2010)より引用。濃度はBq/m3で示されているが，これはmBq/Lと同値。

第7表　原子力関連施設における事故により放出された放射性核種

39
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い。ここでは，深く言及せず，核実験との比較で

その規模を述べるにとどめる。東電福島第一原発

事故の海洋環境への影響は基本的には，北太平洋

に限定されている。事故前（2010年時点），北太

平洋には核実験起源の137Csが69 PBq存在してい

た。これに直接漏えいで3.5 PBq，大気経由で12-

15 PBqが加わった。結果として，事故により北太

平洋の海水中の137Cs存在量は22-27 %上昇した

（Aoyama et al ., 2016）。以後他海域への移流，海

底土への移行，放射壊変により濃度は，第5表に

示されている十数年の半減期で減少していくこと

が予想される。

3.原子力関連施設からの放出

　原子力関連施設（特に核燃料処理関連施設）か

らは多少の放射性核種は放出されている。基本的

には周りの生態系には有意の影響はないよう配慮

されてはいるが，過去の放出量は現在受容されつ

つある水準を超える場合もあったかもしれない。

中でも，ヨーロッパにある2つの再処理工場（イ

ギリスにあるセラフィールドとフランスのラ・

アーグ）が最大の供給源である。なお，第7表の

ウインズケールは後のセラフィールドである。第

8表に両再処理工場から放出された137Csと90Srの時

系列変化（1970-1998年）を示している。積算す

ると28年間にセラフィールドからは約40 PBqの
137Csが海洋に放出されている。放射壊変を考慮し

て2000年の値に補正するとそれは23 PBqになる。

1970年代中盤にかけて年間放出量は最大5.2 PBq/

yrに達したが，1998年には0.008 PBq/yrにまで減

少している。2000年以降はさらに年間放出量は減

少しており，2013年には0.005PBq/yr以下まで下

がっている(第11図)。ラ・アーグからの放出量は，
137Csの放出総量で比べると，セラフィールドの3%

に満たない。

　セラフィールドが面しているアイリッシュ海

は，福島県沖ほど外洋との海水混合は活発ではな

い。同時に1980年代中盤まで続いた高濃度廃液の

排出により，海水中の137Cs濃度も高濃度を保った

（第12図）。ラ・アーグの影響を受けているイギリ

ス海峡の海水はアイリッシュ海のそれの3桁ほど

低い値を示す。排出量と海水の混合の違いが濃度

の違いに現れていると思われる。

　セラフィールド起源の137Csは海流に乗り北上

し，北海に入った。第13図に，その移動の様子が

示されている。1986年以降の図では，バルト海で

濃度の上昇が見られるが，これはチェルノブイリ

事故起源の137Csが主に大気経由で運ばれてきたも

のである。

　セラフィールドからの放出の影響は近隣の海底

土に記録されている。1992年のデータであるが，

表面では約400 Bq/kg-dryほどの濃度であり，下

層では1,000 Bq/kg-dryを超えるものもある（第14

図，MacKenzie et al ., 1998）。これらの鉛直分布

パターンは海生研が規制庁の委託事業で行ってい

る東電福島第一原発より30km圏外の調査では見

第8表　セラフィールド（イギリス）とラ・アーグ（フランス）より放出された137Csの経年変化 
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られない特徴である（詳細は本特集号の高田らの

資料を参照）。外洋に直接接している福島沿岸と，

より閉鎖的なセラフィールド沖海域における物質

循環の違いが海底土中の分布に現れていると思わ

れる。今後，両海域の比較検討を行うことにより，

福島海域の今後の現状回復の予測がより精緻化さ

れるであろう。

まとめ

・人類はその発生以来，多様な天然放射性核種に

囲まれて生きてきた。同時に体内にも一定量の

放射性物質を蓄積している。

・海洋環境における放射能汚染の最大のものは大

137Cs (Bq/kg dry) 239+240Pu (Bq/kg dry)

: Core 1 : Core 2 : Core 3

1976 1980

1981 1985

1986 1990

1991 1995

= mBq/L

第13図　北東大西洋表層水中の137Cs濃度の推移。引用：Povinec et al .(2003)

第14図　海底土におけるセラフィールド起源の137Csの分布。
1992年1月試料採取。引用：MacKenzie et al .(1998)
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気圏核実験である。

・最大規模の原子力関連施設における事故はチェ

ルノブイリ原子力発電所で起きた。

・核燃料処理関連施設による日常運転における計

画的放出は量的には上記2つと比べると現在は

極めて少ない。
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