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福島第一原子力発電所事故後の海産生物における
放射性セシウム濃度の推移

－放射能モニタリングデータの集約と解析－

横田瑞郎＊§

Temporal Trends in Radioactivity Concentration of Radiocesium Found in Marine 

Organisms in Japan after the Fukushima Daiichi Nuclear Power Plant Accident

- Compilation and Analysis of Radioactivity Monitoring Data -

Mizurou Yokota*§

要約：東電福島第一原発事故後に東日本を中心とした海域で採捕された海産生物に含まれる放射性核

種のうち，放射性セシウムに関するモニタリングデータ（約16万件）を統 合し，放射性セシウム濃度

の時空間的推移を評価した。海産生物に含まれる放射性セシウム濃度の時間に伴う低下と海域差は，

海水中の濃度を反映していた。栄養段階の上位にある大型の中底層性魚では，下位の小型の表層性魚

と比べて濃度がピークに達する時期が遅く，濃度低下も緩やかであった。底層魚で検出された特異的

な高濃度については，事故当初は採捕海域の海底土に起因すると推定されたが，本研究の結果，海水

中の濃度の高い海域からの移入が原因と示唆された。2019年時点に日本の周辺海域で採捕された海産

生物から，福島第一原発港湾内を除いて国の定める基準値を超える濃度の放射性セシウムは検出され

ていない。

キーワード：影響評価，海産生物，海水，東日本太平洋，福島第一原子力発電所，放射性セシウム，

モニタリング，外れ値

Abstract: Radioactivity monitoring data of approximately 160,000 for marine organisms (fish, invertebrates, 
seaweed, and marine mammals) since the Fukushima Daiichi Nuclear Power Plant accident in 2011 were 
compiled, and the temporal and spatial trends in the radioactive cesium concentration were analysed by using 
them. The temporal decreases in the concentration in marine organisms and their spatial variation were also 
examined. The cesium concentration peaked later and declined more slowly in large mid-water and demersal 
fi shes of higher trophic levels than in small pelagic species of lower trophic levels. The occurrence of highly-
contaminated outliers in demersal fi sh was suspected to originate from bottom sediment, but analyses of this study 
showed that they were mig rated from area with highly contaminated seawater. As of 2019, radioactive cesium 
concentration in marine organisms taken in the waters around Japan have not exceeded the regulation value of 
100 Bq/kg, except those collected in the port of Fukushima Daiichi Nuclear Power Plant.

Key words: Impact assessment, marine organisms, seawater, Pacifi c Ocean in eastern Japan, Fukushima Daiichi 
Nuclear Power Plant, radioactive cesium, monitoring, outlier
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まえがき

　2011年3月の東京電力（株）（現：東京電力ホー

ルディングス(株)）福島第一原子力発電所の事故

（以下，福島第一原発事故）による人工放射性核

種の大気への放出や汚染水の海洋環境への流出の

結果，海水のみならず海底土や海産生物からも事

故に起因する放射性核種が検出されるに至った。

事故により環境中へ放出された人工放射性核種は

多岐にわたり，事故直後は133Xe（半減期5.2日），
132Te（半減期3.2日），131I（半減期8.02日），133I（半

減期20時間）など，揮発しやすくて比較的半減期

の短い性質を持つ放射性核種が主体であった。こ

れらに次いで放出量が多かったのは，放射性セシ

ウムの134Csと137Csであった（原子力安全･保安院，

2020）。放射性セシウムは半減期が比較的長く

（134Cs 2.1年，137Cs 30.1年），また，海水や食物を

経由して動物の筋肉部に移行しやすい性質を持つ

ため（Baptist and Price, 1962），取り込み状況を

把握することは食の安全面から喫緊の課題となっ

た。

　水産庁は主に東日本太平洋の沿岸・沖合に生息

する海産生物を対象とした放射能モニタリング事

業を2011年9月より開始し，海洋生物環境研究所

は継続して受託してきた。また，都道府県や漁業

関係団体，東京電力ホールディングス(株)も海産

生物を対象とした放射能モニタリングを進めてき

た。海産生物に含まれる放射性セシウムの放射能

濃度（以下，放射性セシウム濃度）は，海水に含

まれる放射性セシウム濃度を反映することが知ら

れており，両者の比（海産生物／海水）として得

られる，いわゆる濃縮係数は，魚類100，貝類60，

エビ・カニ類50，イカ・タコ類9である（International 

Atomic Energy Agency, 2004）。これらの知見を鑑

みると，事故後の海産生物に含まれる放射性セシ

ウム濃度の時空間的な変化を解析するには，海水

に含まれる放射性セシウム濃度の変化と比較検討

することが望ましい。

　事故後に実施されてきた海産生物や海水を対象

とした放射能モニタリングの結果として，膨大な

データが関係省庁のウェブサイト上に公表されて

おり，ダウンロードして活用することができる。

事故後の海産生物に含まれる放射性セシウム濃度

の推移については，魚類等を対象に報告されてい

る（Buesseler et al.，2012；Wada et al .，2013，

2016； 横 田 ら，2015；Arai，2016；Okamura et 

al .，2016；Morita et al .，2020）。しかしながら，

数万件以上のモニタリングデータを網羅的に集

約，統合して解析した事例はみられない。本稿で

は，海産生物を対象とした16万件に及ぶモニタリ

ングデータをデータベース上に集約し，事故後の

海産生物及び海水中の放射性セシウム濃度の時間

的，空間的な変動をとりまとめることにより，海

産生物に取り込まれた放射性セシウム濃度の推移

を評価した。

方　法

使用データの取得

1．海産生物

　福島第一原発事故後の海産生物を対象とした放

射性セシウムのモニタリングは，国，自治体，事

業者の間で分担して行われれた。水産庁は福島県

沖を除く海域，福島県はその沿岸・沖合海域，漁

業関係団体はそれぞれの操業海域を対象とした。

なお，福島県漁業協同組合連合会では福島第一原

発から10km圏内（2017年2月までは20km圏内）を

除く海域，東京電力ホールディングス（株）は福

島第一原発港湾内及び同発電所20km圏内を対象

としたモニタリングをそれぞれ実施した。

　モニタリングにおける放射性セシウムの測定

は，全て可食部（筋肉部等）について行われた。

測定する試料の量は測定容器に応じて決まるた

め，小型個体などは複数個体を混合して分析され

る。従って，測定データは採捕日時と場所が判明

している同一魚種についての平均的な放射能濃度

である場合がある。海産生物に含まれる放射性セ

シウム濃度は，生鮮試料1kg当たりの放射能（Bq/

kg生）で示されるが，ノリ等の乾燥食品について

は乾燥重量1kg当たりの放射能（Bq/kg乾物）で

示される。以下，Bq/kgとのみ記す。

　水産庁では，福島県を含む都道府県や漁業関係

団体による放射性セシウムのモニタリング結果を

ウェブサイトに集約して公表している（水産庁，

2020）。公表データはすべて高純度のゲルマニウ

ム半導体検出器により測定されたものであり，
134Cs及び137Csの検出下限値は福島県モニタリング

では平均で約8 Bq/kgであり，それ以外では，2L

マリネリ容器を用いた測定では平均で約0.2 Bq/

kg，100mLの容器（いわゆるU-8）では約4 Bq/kg

である。ただし，福島県漁業協同組合連合会では，

簡易型のNaIまたはCsIシンチレーション検出器に
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より放射性セシウムを測定しており，検出下限値

は平均12 Bq/kgである。同連合会のモニタリング

結果はウェブサイトに公表されるが（福島県漁業

協同組合連合会，2020），測定結果が25 Bq/kgを

超えた場合には福島県水産海洋研究センターにお

いて高純度ゲルマニウム半導体検出器による再測

定が行われ，100 Bq/kgを超えたデータが水産庁

のウェブサイトに公表される。

　東京電力ホールディングス(株)では，放射性セ

シウムは高純度ゲルマニウム半導体検出器で測定

され，検出下限値は平均3.5 Bq/kgである。モニ

タリング結果は同社のウェブサイト上に公表され

ている（東京電力ホールディングス（株），

2020）。

　本研究に用いた各モニタリング結果は，上記の

ウェブサイトから得たものである。集約して統合

するに当たり，海産生物の名称としては標準和名

を使用した。放射性セシウムのモニタリング結果

を時系列的に解析する際には，海産生物試料の測

定年月日，採捕年月日または公表年月日のいずれ

かを用いた。大部分のデータで年月日に1か月間

以上の差が生じていないこと，134Csと137Csの半減

期がそれぞれ2.1年，30.1年と比較的長いことを

考慮し，採捕日等を基準日とした減衰補正を行わ

ずに解析に使用することとした。

　海産生物に取り込まれた放射性セシウム濃度の

推移を評価するにあたり，一般食品中の放射性セ

シウム（134Cs＋137Cs）濃度の基準値（以下，基準

値と称する）として設定された100 Bq/kg（厚生

労働省，2020）を指標値とした。また，海洋生物

環境研究所（2019）によると，我が国の原発周辺

海域で採捕した海産生物の事故前5ヶ年の137Cs濃

度範囲が0.034～0.24 Bq/kgであったことから，最

高値の0.24 Bq/kg を事故前後の濃度比較の指標値

とした。

2．海水

　福島第一原発事故後の海水を対象とした放射能

モニタリングは，原子力規制委員会，東京電力ホー

ルディングス(株)等によって行われた。本稿では，

それらの結果が一括して掲載されている原子力規

制委員会のウェブサイトのデータを使用した（原

子力規制委員会，2020a，2020b）。また，青森県

沖の結果については，「海洋環境における放射能

調査及び総合評価」事業の調査報告書（海洋生物

環境研究所，2019）を参照した。

データ件数の内訳と推移

　各サイトより入手した海産生物の放射性セシウ

ムの分析結果を海域別に集約･統合したのち，年

別及び月別に集計した結果を第1表，第2表に示

す。事故後8年間（2011年3月～2019年3月）に得

られたデータは，合計161,381件となった。

　2011年3月～2019年3月の8年間に，福島県，東

京電力ホールディングス（株）及び福島県漁業協

同組合連合会の3機関によって福島県沖で実施さ

れたモニタリングで得られたデータは合計

100,075件であり，年平均で13,285件であった。

福島県沖を除く東日本太平洋沖における同期間の

データ件数は合計53,064（年平均7,107）件であっ

た。東日本太平洋沖を除く海域及び福島第一原発

港湾内でのモニタリングでの合計データ件数は

6,744（年平均878）及び1,498（年平均208）であっ

た。

　2011年3月～2019年3月の月集計結果をみると，

各海域ともに月間のデータ件数の合計は概ね同様

の規模であった。

海産生物の放射性セシウム濃度の時間的推移の解

析

　本稿では，海産生物に含まれる放射性セシウム

濃度が減少して基準値以下となる時期を明らかに

し，また事故直前値にどの程度近づいたかを判断

するために，同月，同海域で採捕された同一種の

海産生物に含まれる放射性セシウム濃度のうち最

も高い濃度（以下，月最高値）に着目し，その時

間的推移を解析した。これにより過小評価するこ

となく，濃度減少を把握できると考えた。モニタ

リングデータから対象生物の平均的な放射能濃度

を把握することは，検出下限値を下回る結果が存

在するために困難であることから，月最高値を抽

出し，その時間的推移と統計的に他の値から大き

くずれた「外れ値」を解析した。海産生物に含ま

れる放射性セシウム濃度の時間的推移については

指数関数に回帰させることを試みたが，その際に

最小二乗法を使用すると外れ値の影響を排除でき

ないため，全体としての傾向を示さない可能性が

ある。そこで，外れ値の影響を最大限排除した濃

度推移を統計学的に把握するため，放射性セシウ

ム濃度を対数とした後，外れ値の影響を排除する

ロバスト解析によって適合度の高い回帰直線を求

めた上で，回帰分析による検定を行った。ロバス

ト解析については様々な推定量が提案されている
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第1表　海産生物の主な放射能モニタリングにおける放射性セシウム濃度の年別分析データ件数
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第2表　海産生物の主な放射能モニタリングにおける放射性セシウム濃度の月別分析データ件数
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が，本稿では外れ値の割合がかなり高いと予測さ

れるデータに対しても有効なLTS推定量（推定量

からの残差が大きい値を最大限排除する最小刈込

み二乗法，Least Trimmed Squaresによる推定量）

を使用した（Rousseeuw and Leroy，1987）。解析

に当たっては，外れ値の影響をより排除できるよ

うに，初期データに対して「評価～選択淘汰～交

叉～変異」のプロセスを複数世代にわたって繰り

返して計算を行う遺伝的アルゴリズム（Genetic 

Algorithm，GA）を搭載したLTS推定量解析（GA-

LTS）によって，福島第一原発事故後の海産生物

の放射性セシウム濃度（対数変換値）と事故後経

過時間との回帰直線を求めた。GA-LTSの計算は，

オープンソースフリーソフトウエアの統計解析向

けのプログラミング言語の一つであるR言語の

ga.lts関数を用いて100～500世代にわたる計算を

行い（R Core Team，2020），併せて回帰分析によ

る相関性の検定を行うことで妥当性を検証した。

検定結果が有意でない場合には，世代数を増加し

たga.lts計算を行い，有意となる推定量が得られ

る世代数まで計算した。

　LTS推定量は，以下の式で定義される。

 b^LTS = argmin b Σr(i)(b)
2 (i = 1～ h)

→　  b^LTSは残差平方をr(1)
2≦r(2)

2≦-----≦r(n)
2

のように昇順に並び替えたh番目までの

和を最小にした値

回帰モデル：y = b0 + b1 x

予測モデル：y^ = b^0 + b^1 x

残差：ri (b^) = yi - y^i

ここで，

y ：放射性セシウム（134Cs＋137Cs）の放射能濃

度

y^：放射性セシウム（134Cs＋137Cs）の放射能濃

度の推定量

x ：2011年3月1日を起点とした事故後経過時間

（日）

b^0：切片推定量

b^1：傾き推定量

である。

　外れ値を評価するに当たり，本稿では非正規性

を取るデータに対しても基準化を適用できるロバ

ストZスコアを使用した。ロバストZスコアは，

以下のとおり定義される（金藤ら，2011）。

Zi=(Xi-Q2)/(0.7413×(Q3-Q1)   (i=1,2,---,n)

Zi：Z得点，Xi(i = 1, 2,---, n) ：分析値

ここで，

Q1：標本第1 四分位値

Q2：標本中央値

Q3：標本第3 四分位値

であり、Ziの値により，

|Zi |≧3：異常値

2≦|Zi |＜3：異常が疑われる

|Zi |＜2：適切

を判断することとし，各海域の海産生物の高濃度

側の外れ値に着目して「Ziが3以上」であるもの

を「外れ値」として扱った。

解析を行う魚種の選定

　2011年3月～2019年3月に実施された海産生物の

放射能モニタリングにおいて，基準値を超えた魚

種のうち検体数が上位10種以内で，かつ，総デー

タ数が500以上のものから，生息層別（表層性，

中層性，底層性）に対象とする魚種を選定した（第

3表）。表層性の魚類では，カタクチイワシ

Engraulis japonicusの仔魚（流通名；シラス），カ

タ ク チ イ ワ シ の 成 魚， イ カ ナ ゴAmmodytes 

personatusの仔魚（流通名；コウナゴ）を選定した。

中層性の魚類ではブリSeriola quinqueradiata，ス

ズキLateolabrax japonicus，マサバScomber japonicus

を，底層性の魚類ではアイナメHexagrammos 

otakii，クロソイSebastes schlegelii，シロメバル

Sebastes cheni，ヒラメParalichthys olivaceus，イ

シ ガ レ イKareius bicoloratus， マ コ ガ レ イ

Pleuronectes yokohamae，ババガレイMicrostomus 

achne，コモンカスベOkamejei kenojei，チゴダラ

Physiculus japonicus，マダラGadus macrocephalus

を選定した。なお，エゾイソアイナメ Physiculus 

maximowicziはチゴダラと遺伝的な相違がないこ

とから（Chow et al ., 2019），本報告では全てチゴ

ダラとして扱った。なお，福島第一原発事故後7

年目に福島県沖において360 Bq/kgの放射性セシ

ウ ム が 検 出 さ れ た カ ナ ガ シ ラLepidotrigla 

micropteraと事故後2年目に福島県沖以外の海域か

ら3,300 Bq/kgの放射性セシウムが検出されたク

ロダイAcanthopagrus schlegeliiの2種も解析の対象

とした。
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第3表　福島第一原発事故後の放射能モニタリング（2011年3月～2019年3月）で放射性
　　　 セシウム（134Cs＋137Cs）濃度が基準値を超えた海産生物の検体数と検査数
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海水中の放射性セシウム濃度の補正

　海水に含まれる134Csの放射能濃度は，137Csより

も半減期が短いため，海水を直接2Lマリネリ容

器を用いて測定する方法では時間経過とともに検

出できなくなる。そこで半減期の長い137Csの放射

能濃度（Bq/L）のデータを解析に使用した。た

だし，海産生物に含まれる放射性セシウム濃度の

評価基準とする一般食品の基準値100 Bq/kgが，
134Cs濃度（Bq/kg）と137Cs濃度（Bq/kg）の合算

値であることを考慮し，海水に含まれる放射性セ

シウム濃度（Bq/L）については，137Cs濃度（Bq/L）

と福島第一原発事故後の134Cs/137Cs放射能比から，

以下の計算によって(134Cs＋137Cs）濃度に補正し

た。

(134Cs＋137Cs)t

：時間tにおける(134Cs＋137Cs）の放射能濃度

ただし，

(134Cs＋137Cs)t＝(137Cs)t＋(137Cs)t・(
134Cs/137Cs)t

(134Cs/137Cs)t＝(134Cs/137Cs) t=0・e-（log2/T134-log2/T137）t

：時間tの放射能比

(137Cs)t：時間tの137Cs濃度（Bq/L）

t：事故後経過日（t；2011年3月15日を起点）

T134： 134Csの半減期（日）

T137： 137Csの半減期（日）

　福島第一原発事故当時， 134Csと137Csとの放射能

比（134Cs/137Cs）については，1～3号機の汚染水

中で0.89～1.05程度，土壌や陸生植物中で0.91～

1.05程度の範囲にあった（小森ら, 2013）。海洋に

おいても，事故当時の海水中の134Csと137Csとの放

射能比には，海域によって若干の幅を持った値で

あったと考えられるが，ここでは事故当時（t=0）

の134Csと137Csと の 放 射 能 比 に つ い て は

(134Cs/137Cs) t=0＝1とした。

結　果

各海域における海産生物の放射性セシウム濃度

　2011年3月から2019年3月までの海産生物に含ま

れる放射性セシウム濃度とその月最高値を，福島

第一原発港湾内，福島県沖（発電所20km圏内を

含む），福島隣県沖（宮城県沖，茨城県沖），福島

隣県のさらに隣県の沖（岩手県沖，千葉県沖；以

下，福島先隣県沖と称する）及びそれ以外の東日

本太平洋沖（青森県・北海道沖）の海域毎に示す

（第1図）。海産生物に含まれる放射性セシウム濃

度は，福島第一原発から離れるにつれて低下し，

福島第一原発港湾内と福島県沖の一部の魚種を除

いて2019年時点で基準値を下回った。また，各海

域とも時間の経過にしたがって放射能濃度が低下

しており，その傾向は海水に含まれる放射性セシ

ウム濃度の低下傾向（第2図）と同様であった。

　各海域において海産生物に含まれる放射性セシ

ウム濃度の月最高値を指数関数で近似した（第1

図(b)，第4表）。福島第一原発港湾内と福島県沖

を除いた海域では，時間の経過とともに海産生物

に含まれる放射性セシウム濃度は低下し，事故直

前値に近づいた。指数近似式から求めた月最高値

の半減期は，福島第一原発港湾内では186日と見

積もられたのに対し，福島先隣県沖では約400日，

他の3海域では300日前後であった。



横田：海産生物における放射性セシウム濃度の推移

― 29 ―

第1図　東日本太平洋沖における海産生物の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法の選択デー
タによる近似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故直
前の最高値（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号と×記号はGA-LTS法での選択データ，
色塗記号（小）と＋記号（小）はGA-LTS法での排除データを示す。色塗記号（大）は排除データのうちロ
バストZスコアが3以上のデータを示す。
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第2図　東日本太平洋沖における表層海水中の放射性セシウム濃度の地点別推移。*は事故直前の最高値（海洋生物環
境研究所，2019）を示す。青森県太平洋沖の測点とデータは海洋生物環境研究所（2019），青森県以外の海域
の測点とデータは，原子力規制委員会（2020b）による。福島第一原発港湾内，港湾口，福島県沖の図中実線
は，7日間の移動平均線，青森県沖の図中実線は全測点の平均値をつなげた線を示す。（134Cs+137Cs）濃度は，
137Cs濃度，及び134Cs/137Csの時系列推移から算出した値を示す。検出限界未満のデータは除外した。
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生息層毎に分類した海産生物に含まれる放射性セ

シウム濃度

　2011年3月～2019年3月に北海道沖から千葉県沖

までの東日本太平洋沖で採捕された海産生物に含

まれる放射性セシウム濃度を生息層別に，福島県

沖と（第3-1図），福島県沖を除く東日本太平洋沖

に（第3-2図）分けて示す。

　表層性の魚類では，福島県沖及び福島県沖を除

く東日本太平洋沖において事故直後に1,000 Bq/

kgを超える値が確認されたが，その後は急速に低

下し，福島県沖では2013年3月以降，福島県沖を

除く東日本太平洋沖では2011年4月以降に基準値

を超過する検体は見られなかった（第3-1図(a)，

第3-2図(a)）。2014年4月以降，福島県沖の表層性

魚類の多くが検出下限値（平均8 Bq/kg）以下で

あったが，一部で7～20 Bq/kgの放射性セシウム

が検出された。

　中層性及び底層性の魚類は，表層性の魚類に比

べて遅れて放射能濃度が上昇した（第3-1図(b)，

第3-1図(c)，第3-2図(b)，第3-2図(c)）。福島県

沖では，2012年2月に中層性の魚類から2,100 Bq/

kg，2012年8月に底層性の魚類から26,000 Bq/kg

を示す検体が確認され，その後は低下した（第

第4表　福島第一原発事故後の海産生物の放射性セシウム月最高値（134+137Cs，対数変換値）
　　　 の漁獲海域別推移についてのGA-LTS解析，回帰分析，ロバストZスコア計算

3-1図(b)，第3-1図(c)）。福島県沖を除く東日本

太平洋沖では，2013年7月に中層性の魚類から

1,000 Bq/kg，2012年7月に底層性の魚類から3,300 

Bq/kgを示す検体が確認されたが，その後低下し

た（第3-2図(b)，第3-2図(c)）。

　魚類以外の海産生物では，福島県沖ではイカ・

タコ類やエビ・カニ類などの無脊椎動物や海藻類

から事故直後に1,000 Bq/kgを超える放射性セシ

ウムが検出されたが，その後急速に低下し，無脊

椎動物では2012年7月，海藻類では2011年11月に

基準値以下となった（第3-1図(d)，第3-1図(e))。

しかし，福島県沖では2015年以降も無脊椎動物及

び海藻類でそれぞれおよそ10 Bq/kg及び5 Bq/kg

の放射性セシウムが検出された。福島県沖を除く

東日本太平洋沖では，無脊椎動物は2011年6月に

は基準値以下となり（第3-2図(d))，海藻類では

事故当初から基準値を超える放射性セシウムは検

出されていない（第3-2図(e))。哺乳類（クジラ類）

では，福島県沖や福島県沖を除く東日本太平洋沖

では事故直後から基準値を超える放射性セシウム

は検出されていないものの，福島県沖を除く東日

本太平洋沖では2015年以降も1 Bq/kg未満が検出

された（第3-1図(f),第3-2図(f)）。
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第3-1図　海産生物の生息層別の放射性セシウム濃度推移（福島県沖）。＊は一般食品の基準値
　　　　（厚生労働省，2020）を示す。
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第3-2図　海産生物の生息層別の放射性セシウム濃度推移（福島県沖を除く東日本太平洋沖）。
　　　　 ＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020）を示す。
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各魚種における放射性セシウム濃度

1．表層性の魚類

　カタクチイワシの仔魚及び成魚，イカナゴ仔魚

ともに，福島第一原発事故直後に基準値を超える

放射性セシウムが検出された（第4図）。特に，イ

カナゴ仔魚は事故直後（2011年4月）に1,000 Bq/

kg以上となったが，時間の経過とともに急速に低

下し，2011年6月には基準値を下回った。また，

月最高値の指数近似結果から，福島県沖を除く東

日本太平洋沖では，3種とも2013年には事故直前

値に近い濃度となった。

2．中層性の魚類

　ブリの放射性セシウム濃度の月最高値は，福島

県沖，福島県沖を除く東日本太平洋沖ともに福島

第一原発事故直後には基準値を超えたものの，時

間の経過とともに急速に低下した（第5図(a)）。

福島県沖を除く東日本太平洋沖では，2014年まで

の半減期は202±16日と推定されたが，2014年以

降，放射性セシウム濃度はほぼ横ばいの状況とな

り，半減期は1,690±272日と見積もられた。

　スズキの放射性セシウム濃度の月最高値は，福

島県沖及び福島隣県沖では2014年，福島先隣県沖

では2013年まで基準値を超えていた。月最高値の

指数近似結果から2019年には事故直前の最高値に

近づいたと言えるが，2016年以降も濃度の高い外

れ値（10 Bq/kg以上）が福島先隣県沖で多く見ら

れた（247検体中30検体）。（第5図(b)）。

　マサバの放射性セシウム濃度の月最高値は，福

島県を除く東日本太平洋沖において2014年以降横

ばいとなったが，事故直前の最高値を超える値が

見られる（第5図(c)）。

3．底層性の魚類

　底層性魚類のうち，岩礁性のアイナメ，クロソ

イ，シロメバルの放射性セシウム濃度は，福島第

一原発港湾内では測定が開始された2013年には数

千Bq/kgを 超 え る 高 い 濃 度 で あ っ た（第6図

(a),(b),(c)）。シロメバルでは指数近似値は2019

年に至っても基準値を超えており，他の2種の指

数近似値は2017年以降に基準値以下となったもの

の，基準値を超える外れ値が散見される。福島県

沖においても3種ともに事故当初1,000Bq/kg以上

の個体が見られたが前2種では2015年以降，シロ

メバルでは2016年以降基準値を超える個体は採捕

されていない。魚種別に福島第一原発港湾内，福

島県沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖の海域

毎に月最高値から半減期を推定した結果，アイナ

メはそれぞれ148±5日，203±3日及び348±13日，

クロソイは133±9日，381±20日及び392±40日，

シロメバルは283±11日，296±5日及び356±16日

となり，3魚種とも原発港湾内において最も半減

期が短かった。

　異体類のうちヒラメ，マコガレイでは，岩礁性

魚類3種と同じく事故当初に福島第一原発港湾内

では著しく高い放射性セシウム濃度を持つ個体が

多数採捕された（第6図(d)，(f)）。イシガレイ，

ババガレイは港湾内での採捕数は少なかったが，

採捕個体の放射性セシウム濃度は基準値を超えて

いた（第6図(e)，(g)）。福島県沖では，上記異体

類4種の最高値は，外れ値を除き数百Bq/kgであっ

たが，2014年以降は基準値を下回った。福島県沖

を除く東日本太平洋沖では異なる傾向を示し，ヒ

ラメ，イシガレイ及びマコガレイは，事故後時間

の経過とともに濃度の月最高値が上昇し，ヒラメ，

イシガレイ及びマコガレイの月最高値のピーク

は，それぞれ2012年4月（400 Bq/kg），2012年9月

（230 Bq/kg）及び2011年10月（210 Bq/kg）に見

られ，その後低下した。福島第一原発港湾内，福

島県沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖の3海

域において月最高値の指数近似により求めた半減

期は，ヒラメは252±17日， 307±5日及び267±7

日，マコガレイは146±6日，386±9日及び372±9

日となり，2魚種とも原発港湾内で半減期が最も

短かった。イシガレイとババガレイでは，福島県

沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖における月

最高値から求めた半減期は，前者では439±9日及

び312±27日，後者では364±9日及び288±19日と

なった。

　コモンカスベに含まれる放射性セシウム濃度の

月最高値は，福島県沖及び福島県沖を除く東日本

太平洋沖で，それぞれ原発事故後3年目及び2年目

までは基準値を超過することがあったが，2017年

以降，福島県沖を除く東日本太平洋沖ではすべて

の検体で不検出であった（第6図(h)）。原発港湾内，

福島県沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖にお

いて月最高値から半減期を推定した結果は，それ

ぞれ215±9日，354±5日及び367±8日となり，岩

礁性の魚類や異体類と同様に福島第一原発港湾内

で半減期が最も短かった。

　チゴダラの放射性セシウム濃度の月最高値で

は，福島県沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖

で，それぞれ原発事故後2年目及び1年目まで基準

値を超過した検体がみられたが，時間の経過とと
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もに低下し，福島県沖を除く東日本太平洋沖では

2015年には事故直前値に近づいた（第6図(i)）。

原発港湾内，福島県沖及び福島県沖を除く東日本

太平洋沖において月最高値から半減期を推定した

結果，430±60日，129±7日及び157±7日となり，

原発港湾内の放射能濃度の低下は他の海域と比べ

て緩やかであった。

　カナガシラの放射性セシウム濃度の月最高値を

みると，福島県沖で2011年に基準値を超える検体

が検出されたが，福島県沖を除く東日本太平洋沖

では検出されなかった（第6図(j)）。月最高値の

指数近似結果では，福島県沖を除く東日本太平洋

沖で2016年には事故直前値に近づいたが，福島県

沖では2016年以降も5 Bq/kg程度の検体が散見さ

れる。

　クロダイの放射性セシウム濃度の月最高値は，

福島県沖，福島県沖を除く東日本太平洋沖ともに

2013年に1,000 Bq/kgを超えていたものの，時間

の経過とともに低下した（第6図(k)）。福島第一

原発港湾内で採捕された個体の月最高値は，福島

県沖や福島県沖を除く東日本太平洋沖よりも10倍

以上高い値で推移し，半減期は202±32日であっ

た。福島県沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖

における半減期は，それぞれ298±14日及び202±

10日であった。

　マダラの放射性セシウム濃度の月最高値は，福

島県沖及び福島県沖を除く東日本太平洋沖ともに

2013年までは基準値を超えていたものの時間の経

過とともに低下し，2019年時点で事故直前値に近

い値となった。福島県沖を除く海域では，福島第

一原発事故当初に月最高値が上昇する期間がみら

れ，事故から約1年後に放射性セシウム濃度の極

大がみられた。月最高値の指数近似結果では，

2019年には事故直前値にほぼ近い値となった（第

6図(l)）。福島第一原発港湾内，福島県沖，福島

隣県沖，福島先隣県沖，及び北海道・青森太平洋

沖における月最高値の半減期は，それぞれ439±

24日，312±12日，167±5日，176±4日及び239±

6日と見積もられた。

考　察

海産生物における放射性セシウム濃度の推移

1．海水及び表層性魚種の放射性セシウム濃度の

推移の比較

　福島第一原発事故後の表層性魚類に含まれる放

射性セシウムの低下傾向と海域差は，海水に含ま

れる放射性セシウム濃度の低下傾向と海域差を概

ね反映しており（第1図，第2図）。表層性魚類の

放射性セシウム濃度の速やかな低下は，海水の放

射性セシウム濃度の急速な低下によるものと考え

られる。

2．中・底層性の魚類に含まれる放射性セシウム

濃度の極大と低下速度の遅れ

1) 放射性セシウム濃度が極大となる時間の遅れ

　中層性及び底層性の魚類，例えばスズキ及びマ

ダラの放射能濃度極大は，福島第一原発事故より

数か月を経てから確認された（第5図(b)，第5図

(l)）。同様の遅れはチェルノブイリ原発事故の際

にも確認されている。吉田ら（2004)は，福島沖

で採捕された中層性のスズキと底層性のマダラに

おいて海水に含まれる放射性セシウム濃度の上昇

から魚類に含まれる放射性セシウム濃度が極大に

達するまでの時期をそれぞれ5～6ヶ月後及び9ヶ

月後と報告した。魚類に含まれる放射性セシウム

濃度が極大値に到達する日数は，栄養段階上位の

魚種ほど長くなることが報告されている（Doi et 

al.，2012）。従って，魚食性の強いスズキ，マダ

ラの放射能濃度極大の遅れは栄養段階を反映して

いると考えられる。

　本研究では魚食性魚ではないマコガレイにも放

射能濃度極大に遅れがみられた（第6図(f)）。

Tateda et al.（2013）は，福島第一原発による海

産生物の放射性セシウム濃度を食物連鎖による放

射性セシウム移行モデルにより解析し，無脊椎動

物，底生魚，魚食性魚の放射性セシウム濃度の極

大は，それぞれ2011年の4月末，5月末，6月末に

生じると見積もっている。以上を参考にすると，

マコガレイは主に底生の無脊椎動物を餌とするこ

とから（大森，1974），食物連鎖による放射性セ

シウム移行が極大の遅れをもたらした要因と考え

られる。

2) 放射性セシウム濃度の低下速度

　表層性の魚類と中層性及び底層性の魚類に含ま

れる放射性セシウム濃度の月最高値から算出した

半減期を比較したところ前者に比べて後者の半減

期が長く，低下速度が遅いことが分かった（第4

～6図，第5表）。以上は，先行研究（Iwata et al.，

2013；Wada et al.，2013，2016；森下ら，2018）

の結果と概ね一致しており，生息層による半減期

の低下速度の違いを裏づける結果となった。

　海産魚では，浸透圧差により体内から水が奪わ
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第4図　東日本太平洋沖における表層性魚の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法による近
似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故直前の最高値
（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号はGA-LTS法での選択データ，色塗記号（小）は
GA-LTS法での排除データを示し，色塗記号（大）は排除データのうち，ロバストZスコアが3以上のデータ
を示す。

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

2011 2013 2015 2017 2019
0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

2011 2013 2015 2017 2019

0.2413
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

2011 2013 2015 2017 2019

0.2413
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg



横田：海産生物における放射性セシウム濃度の推移

― 37 ―

第5図　東日本太平洋沖における中層性魚の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法による近
似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故直前の最高値
（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号と×記号はGA-LTS法での選択データ，色塗記号（小）
と＋記号（小）はGA-LTS法での排除データを示し，色塗記号（大）は排除データのうちロバストZスコアが
3以上のデータを示す。
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第6図(a-c)　 東日本太平洋沖における底層性魚の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法に
よる近似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故
直前の最高値（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号と×記号はGA-LTS法での選
択データ，色塗記号（小）と＋記号（小）はGA-LTS法での排除データを示し，色塗記号（大）と＋記
号（大）は排除データのうちロバストZスコアが3以上のデータを示す。

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

1000000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

1000000

2011 2013 2015 2017 2019

0.2413
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

1000000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

1000000

2011 2013 2015 2017 2019

0.2413
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

1000000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

0.01

0.1

1

10

100

1000

10000

100000

1000000

2011 2013 2015 2017 2019

0.24

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg

13
4 C

s
13

7 C
s

B
q/

kg



横田：海産生物における放射性セシウム濃度の推移

― 39 ―

第6図(d-f)　 東日本太平洋沖における底層性魚の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法に
よる近似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故
直前の最高値（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号と×記号はGA-LTS法での選
択データ，色塗記号（小）と＋記号（小）はGA-LTS法での排除データを示し，色塗記号（大）は排除デー
タのうちロバストZスコアが3以上のデータを示す。
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第6図(g-i)　 東日本太平洋沖における底層性魚の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法に
よる近似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故
直前の最高値（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号と×記号はGA-LTS法での選
択データ，色塗記号（小）と＋記号（小）はGA-LTS法での排除データを示し，色塗記号（大）は排除デー
タのうちロバストZスコアが3以上のデータを示す。
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第6図(j-l)　 東日本太平洋沖における底層性魚の放射性セシウム濃度推移。Tは半減期（日）を示し，GA-LTS法に
よる近似線（対数変換値）をもとに算出した。＊は一般食品の基準値（厚生労働省，2020），**は事故
直前の最高値（海洋生物環境研究所，2019）を示す。月最高値の白抜記号と×記号はGA-LTS法での選
択データ，色塗記号（小）と＋記号（小）はGA-LTS法での排除データを示し，色塗記号（大）は排除デー
タのうちロバストZスコアが3以上のデータを示す。
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れて，体液中のナトリウムイオンやカリウムイオ

ンの濃度が高くなるため，海水を飲み塩類を鰓や

腎臓から排出することにより体液中の濃度を低く

保つ。餌や海水から取り込まれた放射性セシウム

は，同じアルカリ金属に属するカリウムとともに

主に鰓の塩類細胞により体外に排出される（金子，

2015）。生物学的半減期は一旦魚体内に蓄積され

た放射能が外部からの放射能の取り込みが無い条

件下で排出されて半分に低下する時間である。放

射性セシウムに関しては，生物学的半減期は50～

100日程度とされる（木村，1984；Zhao et al.，

2001；石川ら，2003)。福島第一原発事故後には

この値は海産魚の放射性セシウム濃度低下の参考

値とされたが，モニタリング結果から見積もられ

た半減期は300日前後と著しく長かった。上記の

生物学的半減期は，すべて小型サイズの若齢魚を

用いた飼育実験から得られた知見であり，同一魚

種ではサイズが大きいほど放射性セシウム濃度の

低下が遅れることが報告されている（Morgan，

1964）。若齢の小型個体は，高齢の大型個体に比

べて成長による体重増加速度が速く，蓄積した放

射性セシウムは排出による濃度低下に加え，体重

増加に伴う濃度希釈（成長希釈）の影響を大きく

受ける。佐久間（2016) は，原発事故後に福島県

沖で採捕したマダラの年齢と体重，放射性セシウ

ム濃度を調べ，2008年の年級群の2～6歳までの間

に実測した放射性セシウム濃度の低下と体重増加

と物理的半減期から推定した成長希釈を比較し，

濃度低下の内94.6％は成長希釈によるもので，代

謝による排出の寄与は小さいことを示した。マダ

ラのように成長が早い魚種では，小型の若齢時に

は成長希釈の影響が強く表れ，放射性セシウム濃

度の低下速度は高いと考えられる。

　Matsumoto et al.（2015）は，福島第一原発近傍

で釣獲したシロメバルを飼育し，定期的に麻酔し

てNaIシンチレーターを用いたホールボディー計

測により生物学的半減期を約270日と見積もっ

た。シロメバルは寿命が長く成長速度が遅いため

成長希釈の影響は小さい上に，生物学的半減期が

長いため放射性セシウム濃度低下が遅くなるもの

と考えられる。また，Ishimaru et al.（2019) は，

シロメバルでは他の魚種に比べてセシウムの安定

同位体の濃度が高く，従って放射性セシウムに関

しても高濃度に蓄積しやすいこと，またモデル実

験により代謝による排出速度も遅いため，濃度低

下が遅くなることを示した。

　ヒラメでは，福島第一原発事故前に生まれた個

体群の中では，古い年級群の方が新しい年級群よ

り成長希釈が小さく，放射能濃度の低下速度は遅

いが，年級群による半減期には差はあるものの

（300～500日），いずれも極めて長いため，生物学

的半減期の見直しが必要であるとしている（守岡

ら，2016b）。

　山田ら(2016)は，汚染レベルの高い海域から低

い海域への魚の移動がある場合，低い海域では半

減期が長くなることをアイナメの観測値とモデル

によって示した。また，底生魚の中で移動性がよ

り大きい異体類では，移動混合の影響により採捕

された個体間の放射性セシウム濃度が大きくばら

つくため，種としての濃度低下速度を見積もるの

が困難であるとした。

　以上のように，放射性セシウム濃度の低下速度

は魚種による成長速度，代謝特性，移動性の差な

どにより大きく異なる。

　なお，原発事故直後には，海底堆積物に移行し

た放射性セシウムが底生生物に移行し，食物連鎖

を通じて底層性魚類の放射性セシウム濃度の低下

を遅らせる可能性が考えられたが，その後，堆積

物から底生生物への放射性セシウムの移行は起こ

りにくいことが室内飼育実験や汚染レベルの異な

る海域における現場飼育実験などによって示され

（独立行政法人水産総合研究センター，2015；守

岡ら，2016a；Wada et al.，2019），堆積物が底生

魚の放射性セシウム濃度の低下を遅らせる主な原

因ではないことが明らかとなった。

外れ値が出現する要因

　ロバスト解析を行った結果，表層性の魚類では

カタクチイワシ仔魚，カタクチイワシ成魚及びイ

カナゴ仔魚で，中層性の魚類ではブリ，スズキ及

びマサバで，底層性魚ではアイナメ，クロソイ，

ヒラメ，イシガレイ，コモンカスベ，チゴダラ，

カナガシラ，クロダイ及びマダラで，それぞれ外

れ値が確認された（第4～6図）。

1．表層性の魚類

　カタクチイワシ仔魚，成魚及びイカナゴ仔魚で

は，事故後5年目以降も10 Bq/kgの放射性セシウ

ムが検出された（第4図）。森下ら(2018)は，カタ

クチイワシ仔魚の検体をイメージングプレートに

より解析し、放射性セシウムを高濃度に含有する

破片(2mm 程度)の混入を認めている。目合いの

細かい網により採捕される仔魚では高セシウム濃
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度の懸濁粒子の混入により見かけ上外れ値となる

可能性がある。

2．中層性の魚類

　ブリ及びマサバでは，福島第一原発事故の直後

に外れ値が確認された。Kurita et al.（2015）は，

事故直後にヒラメから高濃度の放射性セシウムが

検出されたことについて，原発から漏洩した高濃

度汚染水に遭遇したヒラメが飲水により短時間の

うちに放射性セシウムを直接取り込んだことによ

ると推定した。ブリ及びマサバの事故直後の外れ

値についても，原発事故直後の汚染水の取り込み

による影響を受けている可能性が考えられる。ま

た，事故後4年目以降のブリ及びマサバの最高値

は，それぞれ1 Bq/kg及び0.5 Bq/kg程度であり，

マサバでは外れ値とみなされた（第5図）。これは，

福島第一原発港湾周辺に生息した個体が移動し，

採捕された可能性がある。

　スズキでは2013年7月に福島第一原発港湾内か

ら移動したと思われる外れ値（1,000 Bq/kg）が

福島隣県沖で検出されたが，事故後5年目以降も

福島先隣県沖（千葉県銚子市周辺沖）で50Bq/kg

を超える外れ値が検出された（第5図(b)；水産庁，

2020）。スズキは汽水性の魚類であり，海域と同

一河川を往来する個体も確認されている（景平・

望岡，2018）。淡水に生息する場合には，魚体内

の浸透圧は周囲より高くなるため，魚は体液のイ

オンバランスを保つために水を飲まず，またナト

リウムやカリウムイオンを鰓から排出しないため

（金子，2015），セシウムについても鰓から排出す

ることはない。スズキの放射性セシウムの濃縮係

数は海産魚の中でも高く（笠松，1999），また，

淡水生息魚では海域生息魚よりも10～100倍程度

高いことが報告されている（International Atomic 

Energy Agency，2004，2010）。福島第一原発事故後，

東日本太平洋側では河川水に含まれる放射性セシ

ウ ム 濃 度 は 海 水 に 比 べ て 高 い こ と か ら

（Kambayashi et al. , 2021），スズキの餌となる生物

の放射性セシウム濃度も高いと考えられ，餌から

摂取した放射性セシウムの蓄積により淡水に生息

するスズキは海水に生息する個体より放射性セシ

ウム濃度が高くなる可能性が高い。

3．底層性の魚類

　アイナメ，イシガレイ，コモンカスベ，クロソ

イ，シロメバル，チゴダラ，ババガレイ，ヒラメ

及びマコガレイは，広範囲を移動しない（石戸，

1962；福島県水産試験場，1974；金本，1976；

Kitagawa and Nagahora，1983；酒井ら，1985；高

橋ら，1987；二平，1999；北川，1991；藤井，

2005；後藤・佐々木，2015；三田村，2015；環境

省，2020）ため，一部の個体を除き，福島隣県沖

まで移動する可能性は小さい。

　ヒラメについては福島県沖南北における放射性

セシウム濃度の差がババガレイやマコガレイなど

と比べて小さいことが報告されており（Wada et 

al .，2016），福島県沖の範囲内での移動性は異体

類中では大きいとみられる。放流ヒラメでは

100km程度移動する個体も確認されている（藤井，

2005；後藤・佐々木，2015)。しかし，本研究の

結果では福島県沖と福島県を除く東日本太平洋沖

における同時期の採捕個体間での濃度差が大きい

ことから（第6図(d)），福島県沖から県外へ移動

する個体は少ないと考えられる。

　アイナメ，ヒラメ，コモンカスベ，チゴダラ及

びクロダイにおいて福島県沖で確認された外れ値

は，原発港湾内の月最高値と同等であった（第6

図(a)，第6図(d) ，第6図(h) ，第6図(i) ，第6図

(k)）。外れ値に関しては多くの知見が得られてい

るわけではないが，Shigenobu et al.（2014）や

Wada et al.（2016）が指摘しているように原発港

湾内から移動した個体である可能性が高い。コモ

ンカスベでは福島県沖を除く東日本太平洋沖にお

いて確認された外れ値は，福島県沖と同等の値で

あるため同海域から移動した個体である可能性が

高い。なお，放流したクロダイの大部分は5km以

内に留まって広範囲を移動しないとの報告がある

（川代，1987）。しかし，放射性セシウム濃度の高

い外れ値は福島県沖を除く東日本太平洋沖におい

ても多数見られたことから（第6図(k)），行動範

囲は従来の知見よりはるかに広いことが示唆され

た。

　カナガシラでは，2015年以降に外れ値が散見さ

れる（第6図(j)）。本種は底層性魚の中では移動

性が高いことが知られており（藤岡ら，1990；真

子，1994；藤原ら，2007），福島第一原発港湾内

での採捕の記録はないものの，原発港湾内から移

動した個体をとらえている可能性がある。

　クロソイでは福島県沖を除く東日本太平洋沖

（岩手県沖）において数百Bq/kgの放射性セシウ

ム濃度の高い個体が採捕されている（第6図(b)），

クロソイは移動性の小さい岩礁性魚ではあるが，

福島県沖と同等の値であるため移動した個体の可

能性が高い。
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　マダラは，すべての海域で放射性セシウム濃度

の回帰直線がよく似ていることから（第6図(l)），

福島第一原発港湾内，福島県沖及びその周辺沖の

3領域を移動することが示唆された。福島県沖の

外れ値は，同時期に原発港湾内でそれと近い値が

確認されていることから，原発港湾内から移動し

た個体の可能性もある。一方，福島県沖を除く東

日本太平洋沖では，外れ値は確認されなかった。

しかし，2011年12月に福島県沖から300km以上離

れた青森県沖や北海道太平洋沖において50 Bq/kg

を超える放射性セシウムを含む個体が確認され

た。マダラは，広域的に回遊することから（栗田，

2013），原発事故時に福島沿岸に生息していた個

体が放射性セシウムを取り込んだ後に，青森県沖

や北海道太平洋沖まで移動した可能性がある。マ

ダラのように広範囲を移動する魚類の場合，放射

性セシウムを取り込んだ個体が東日本太平洋沖に

広く移動したため，外れ値とみなされなかったと

考えられる。

モニタリング結果からみた食の安全性について

　原発港湾内では，海水，海産生物ともに放射性

セシウム濃度が低下しており（第1図，第2図），

新たに加入した海産生物が放射性セシウムを高濃

度に蓄積する可能性は低下したが，海水中の放射

性セシウムに関しては下げ止まりの状態となって

おり，１Bq/Lを超える場合がある。従って，高

次栄養段階の魚種の濃縮係数100を考慮すると，

基準値を超える放射性セシウムを有する魚が出て

くることを否定できない。港湾内の高濃度汚染環

境を経験した魚の多くは寿命を迎え，また2013年

から福島第一原発港湾内から魚類が港湾外に移動

しないように，港湾内でかご網や刺網による採捕

等が行われていることから（福島県，2020），基

準値を上回る放射性セシウム濃度の魚が原発港湾

内から外部に移動し，福島県沖及びその周辺海域

において採捕される可能性は低下しているが，原

発港湾内の魚からは基準値過が未だ検出されてい

るため，今後も監視を続ける必要がある。

総　括

　2011年3月に発生した福島第一原発事故を受け

て，海産生物への影響を把握するため，広域的，

長期的かつ連続的な放射能モニタリングが実施さ

れてきた。本稿では，16万件に及ぶモニタリング

データの解析を通じて，海産生物の放射性セシウ

ム濃度が着実に低下し，特に福島県沖の周辺海域

では事故直前の濃度レベルに戻りつつあることを

示した。また，原発事故後5年以上経過してもな

お一般食品の基準値を超える値が検出された原因

について，遺伝的アルゴリズムを加味した統計解

析を行い，広範囲を移動しない底層性の魚類の中

には，放射性セシウム濃度の高い福島第一原発港

湾内から移動する個体が存在する可能性があるこ

とを示した。2021年現在，一部の国・地域では農

水産物の輸入規制が継続されている。海産生物に

おける放射能モニタリングの結果とその解析は，

基準値を下回る濃度での低下及び事故直前濃度へ

の到達度を科学的に論証できることから，規制解

除に向けて今後も同規模の放射能モニタリングを

継続していく必要がある。
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