読むに当たっての注意。
（１）これは現段階は『ボランティアによる仮訳』です。多重にチェックしていますが誤訳があるかも知れません。また、原文の著作権上、現段階の配布はあくまで個人的な通信の範囲内でお願いします。現在、翻訳許可（訳文の公開許可を兼ねる）の申請作業が進んでいます。なお、本章の翻訳担当は宝村・中村・森下・児玉・金で、訳文チェックは小田・宝村・中村・近藤、意訳は山内です（文責：山内, M.Yamauchi アット irf.se）】
（２）非常に多くの著者（公式に３８人）が原文を分担して書いており、そのほとんが非英語圏の科学者です。従って原文では同じ意味に異なる用語が当てられたり、文体が段落ごとに変わったり、用語の使い方が我流であったりしています。英語の添削があれば、かなり表現が書き換えられているだろう事は間違いありません。そこで、３章と４章（それと１章の1.2節と1.3節）の訳文では用語と文体の統一に努め、文章もできるだけ一般の人にわかるスタイルに統一しました。具体的には、長い文は内容を維持しながら出来るだけ短い文に分解し、専門用語も出来るだけ一般の人にわかる用語による説明に直しています。というのも、福島原発による放射能汚染の対策として必要なのは、英語の苦手な人々が書いた英語をそのまま日本語に訳する事ではなく、英語の苦手な科学者が伝えようとした内容を科学的・論理的に正確に、かつ一般人に分かりやすい日本語で伝えることだからです。同じ理由で、多くの訳注（【】で囲んである）を加えました。もっとも、全文でそれをする余裕はなかったので、どちらかというと専門家しか読まないような５～７章については、直訳に近いスタイルになっています。
（３）訳語の例でいえばradionuclideを３章・４章では放射性元素とか放射性物質と訳しました。専門用語は放射性核種で、これは同位体（isotope：同じ元素だけど重さだけが違うもの、例えば放射性セシウムにセシウム１３４＝半減期２年とセシウム１３７＝半減期３０年があるが、これらの関係を同位体という）までを区別した元素の呼び名です。しかし文脈から判断するに、核種という表現が英語として楽だから使われているのであって（他は２語なのに、これだけは１語で済む）、ニュアンスとして核種と元素の違いを意識して使っている訳ではありません。従って、なじみの深い言葉を使うことで、読者が混乱しないように配慮しました。もしも同位体まで区別する必要に迫られてradionuclideと書いている場合は、放射性元素・同位体と訳しました。他の訳語でも同様に、できるだけなじみの深い言葉を選んでいます。
（４）放射能・被曝を表す基本単位にベクレル（Bq）とシーベルト（Sv）があります。前者が放射能という概念で後者が被曝という概念になり、後者を単位時間で割ったもの（Sv/h）は放射線の強さ（線量率）という概念になります。用語も、この概念に照らし合わせて選びました。また、量の単位としてはペタベクレル（PBq）というのが出て来ます。これは１０の１５乗（$10^{15}$）ベクレル＝１０００兆ベクレルを意味します。地域全体の放射能の総量を表すのに便利な単位で、他の単位（E＝１０の１８乗、T＝１０の１２乗、G＝１０の９乗）の表記も訳語ではペタベクレル（PBq）に直しました。
%　3. RADIOACTIVE CONTAMINATION OF THE ENVIRONMENT

% The accident at the Chernobyl nuclear power plant resulted in a substantial release of radionuclides to the atmosphere and caused extensive contamination of the environment. A number of European countries were subjected to radioactive contamination; among the most affected were three former republics of the USSR, now Belarus, the Russian Federation and Ukraine. The activity levels of the radionuclides in the environment gradually declined due to radioactive decay. At the same time, there was movement of the radionuclides within the environments - atmospheric, aquatic, terrestrial and urban - and among the environments. The processes that determined the patterns of radioactive contamination in those environments are presented in this section.

% The focus of this section is mainly on radioactive contamination of the off-site environment. Significant attention is given in Section 7 to the Chernobyl nuclear power plant site, the CEZ and the Chernobyl shelter.

%% 3. 

\section{放射能による環境汚染}

チェルノブイリ原子力発電所（原発と略称する）の事故で大量の放射性物質（放射性元素）が大気中に放出され、大規模な環境汚染を引き起こした。ヨーロッパのいくつかの国々も放射能に汚染されたが、汚染が最も酷かったのが旧ソビエト連邦（旧ソ連）の３つの共和国：現ベラルーシ、ロシア連邦（以下、ロシアと略称する）、ウクライナである。放出された放射性物質の放射能は、放射性崩壊（いわゆる半減期に従う減衰）によって次第に減少した。同時に大気、海洋、地表、都市などの各環境の内外へと放射性物質が飛散した。第３章では各環境で放射能汚染のプロセス（どのように進行したのか）を述べる。
第３章の対象領域は、主に原発から遠く離れた広範な地域であり、そこでの放射能汚染について詳しく記述する。チェルノブイリ原発敷地内や、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）、防護壁（俗に言う石棺）については第7章で詳述する。
% 3.1. RADIONUCLIDE RELEASE AND DEPOSITION

% 3.1.1. Radionuclide source term

% The accident at unit 4 of the Chernobyl nuclear power plant took place shortly after midnight on 26 April 1986. Prior to the accident, the reactor had been operated for many hours in nondesign configurations in preparation for an experiment on recovery of the energy in the turbine in the event of an unplanned shutdown. The cause of the accident is rather complicated, but can be considered as a runaway surge in the power level that caused the water coolant to vaporize inside the reactor. This in turn caused a further increase in the power level, with a resulting steam explosion that destroyed the reactor. After the initial explosion, the graphite in the reactor caught fire. Despite the heroic efforts of the staff to control the fire, the graphite burned for many days, and releases of radioactive material continued until 6 May 1986. The reconstructed time course of the release of radioactive material is shown in Fig. 3.1 [3.1-3.3].

%% 3.1 

\subsection{放射性物質の放出と地表汚染}

%% 3.1.1. 

\subsubsection{汚染源としての放射性元素・同位体の量}

チェルノブイリ原発4号炉の事故は１９８６年４月２６日の午前零時過ぎに起きた。事故が起こる前、原子炉はある実験の準備のため、特殊な条件（この条件が原子炉設計条件を超えていた）で何時間も稼働していた。この実験は、原子炉の緊急停止にそなえるもので、緊急停止の際にタービン内のエネルギーを回復させる事を目的としていた。事故の原因は複雑だが、主因は原子炉内の熱エネルギーの異常な急上昇が原子炉内の冷却水を蒸発させたためと考えられる【訳注：要するに冷却水を失ったという事で、この点だけは福島と同じ】。その結果、更に原子炉内の熱エネルギー（圧力と思って良い）が高まり、蒸気爆発が起きて原子炉が破壊した。一度目の爆発の後に原子炉内の黒鉛が発火した。所員たちの英雄的な消火活動にもかかわらず黒鉛は何日間も燃え続け、放射性物質の飛散は１９８６年５月６日まで続いた。放射性物質の飛散の時間的な経過をデータに基づいて推定したものが図3.1である[3.1, 3.2, 3.3]。
%%%%%%%%% 図3.1 %%%%%%%%%

% The occurrence of the accident was not immediately announced by the authorities of the then USSR. However, the releases were so large that the presence of fresh fission products was soon detected in Scandinavian countries, and retrospective calculations of possible trajectories indicated that the accident had occurred in the former USSR. Further details of the accident and its immediate consequences are available in reports by the International Nuclear Safety Advisory Group [3.1], the International Advisory Committee [3.4] and UNSCEAR [3.5, 3.6].

当時のソ連政府は事故発生の報告をすぐには行わなかった。しかし大量の飛散物質が発生したために、北欧諸国で核分裂生成物が検知され（ここで探知された物質は、半減期が短い為に自然界には存在せず、原子炉から放出された直後でない探知できない）、発生源を遡って計算すると、当時のソ連で事故が発生した可能性があると考えられた【訳注：最初の発見したのはスウェーデンの原発で、その後、他の原発やフィンランドでも確認された】。事故の詳細と、それによって引き起こされた結果に関しては、国際原子力安全諮問委員会[3.1]、国際諮問委員会[3.4]、そして原子放射線による影響に関する国連科学委員会(UNSCEAR)[3.5、3.6]が報告書を出している。
% An early estimate of the amount of 137Cs released by the accident and deposited in the former USSR was made based on an airborne radiometric measurement of the contaminated parts of the former USSR; this estimate indicated that about 40 PBq (1 x $10^6$ Ci) was deposited. Estimates of the releases have been refined over the years, and the current estimate of the total amount of 137Cs deposited in the former USSR is about twice the earlier estimate (i.e. 80 PBq). Current estimates of the amounts of the more important radionuclides released are shown in Table 3.1. Most of the radionuclides for which there were large releases have short physical half-lives, and the radionuclides with long half-lives were mostly released in small amounts. In the early period after the accident, the radionuclide of most radiological concern was 131I; later, the emphasis shifted to 137Cs.

事故で飛散して旧ソ連内に降灰したセシウム１３７（137Cs）の総量は、先ず、汚染地域の上空のガンマ放射線を航空機で分光測定して見積もられた【訳注：分光測定というのは、放射線の強さを波長別に測定すること。特定の核種（元素だけでなく同位体の違いまで区別した言い方）は特定の波長の放射線しか出さないので、逆に放射線の波長別の強さから、その波長に対応する核種の量が分かる。セシウム１３７の検出の場合はガンマ線と呼ばれる波長域を調べる】。その段階で、地上汚染総量は４０ペタベクレル（40 PBq = 4 x $10^{16}$ Bq = １０００兆ベクレルの４０倍）と見積もられた。放出量の推定値は何年にもわたって修正されてきたが、現在は約２倍の８０ペタベクレル（80 PBq = 8 x $10^{16}$ Bq）が見積もられている【訳注：この数字はあくまでセシウム１３７のみの、しかも旧ソ連内降灰量であって、放出総量となると、図3.1や表3.1に示すようにこの百倍を越える。ちなみに福島事故でのセシウム１３７（137Cs）の放出量は２０１１年６月段階の推定で１５ペタベクレル（15 PBq = 1.5 x $10^{16}$ Bq = １０００兆ベクレルの１５倍）でチェルノブイリの６分の１】。主要な放射性元素・同位体の放出量の推定値を表3.1に示す。大量に飛散した放射性元素・同位体のほとんどは半減期が短く、長い半減期を持つ放射性元素・同位体の飛散量は概ね少ない。事故直後、人体への影響が最も懸念された放射性元素・同位体はヨウ素１３１（半減期８日）だったが、その後、対象はセシウム１３７（半減期３０年）に移った。
%TABLE 3.1. REVISED ESTIMATES OF THE PRINCIPAL RADIONUCLIDES RELEASED DURING THE COURSE OF THE CHERNOBYL ACCIDENT

%%%%%%%%% 表3.1 %%%%%%%%%

表3.1． チェルノブイリ事故で放出された主な放射性核種（同位体まで区別した元素）の放出量の最新推定値。
% By 2005 most of the radionuclides released by the accident had already decayed below levels of concern. Interest over the next few decades will continue to be on 137Cs and, to a lesser extent, 90Sr; the latter remains more important in the near zone of the Chernobyl nuclear power plant. Over the longer term (hundreds to thousands of years), the only radionuclides anticipated to be of interest are the plutonium isotopes. The only radionuclide expected to increase in its levels in the coming years is 241Am, which arises from the decay of 241Pu; it takes about 100 years for the maximum amount of 241Am to form from 241Pu.

事故によって飛散した放射性元素は、放射性崩壊による減衰の結果、【ヨウ素１３１など】ほとんどのタイプは２００５年までには問題となるレベル以下になった【訳注：放射性元素は放射線を出す事によって別の物質にかわる（大抵は安全な物質だか一部は別の放射性物質に変わる）。これを放射性崩壊とか、単に崩壊と呼ぶ。この崩壊によって減っていく量は元素の種類ごとに一定の比率で、例えばヨウ素１３１が半分に減るのにかかる時間はヨウ素１３１の量に関係なく約８日で（４分の１なら１６日、８分の１なら２４日、１６分の１なら３２日）、セシウム１３７が半分に減るのにかかる時間はセシウム１３７の量に関係なく約３０年である。これが半減期と呼ばれるもので、そのため、放射性崩壊による減衰のことを俗に半減期減衰と呼ぶ人もいる】。今後数十年は主にセシウム１３７（137Cs）、次いでストロンチウム９０（90Sr）に注意すべきだろう。後者は前者に比べるとチェルノブイリ原子力発電所の周辺が特に問題となる。一方、数百年後～数千年後はプルトニウム（いくつか同位体がある）だけの問題になる。今後増量することが予想されるのはアメリシウム（241Am）だけである。これはプルトニウム（241Pu）の放射性崩壊によって生成される元素で、最大量に達するのは百年ほど後である。
% 3.1.2. Physical and chemical forms of released material

% Radionuclides in the releases from the stricken reactor were in the form of gases, condensed particles and fuel particles. The presence of the latter was an important characteristic of the accident. The oxidation of nuclear fuel was the basic mechanism of fuel particle formation. Less oxidized fuel particles were formed as a result of the initial explosion and were released primarily towards the western direction. More oxidized and soluble particles predominated in the remaining fallout, which was deposited in many other areas. 

%% 3.1.2.　
\subsubsection{飛散物質の物理的及び化学的状態}

事故を起こした原子炉から放出された放射性元素は、気体や濃縮された粒子、燃料粒子の状態になっていた。燃料粒子が存在することは、事故の性格を語る上で重要である。というのも、これは核燃料の酸化によって出来るのが普通だからだ。あまり酸化していない燃料粒子は初期爆発の時に生成され、主に西の方角へ飛散した。その後は、酸化が進んで水に溶けやすくなった燃料粒子が主となり、広い地域に降灰（フォールアウト）した。
% During oxidation and dispersal of the nuclear fuel, volatilization of some radionuclides took place.  After the initial cloud cooled, the more volatile of the released radionuclides remained in the gas phase, whilst the less volatile radionuclides condensed on particles of construction material, soot and dust. Thus the chemical and physical forms of the radionuclides in the Chernobyl release were determined by the volatility of their compounds and the conditions inside the reactor. Radioactive compounds with relatively high vapour pressure (primarily isotopes of inert gases and iodine in different chemical forms) were transported in the atmosphere in the gas phase. Isotopes of refractory elements (e.g. cerium, zirconium, niobium and plutonium) were released into the atmosphere primarily in the form of fuel particles. Other radionuclides (isotopes of caesium, tellurium, antimony, etc.) were found in both fuel and condensed particles. The relative contributions of condensed and fuel components in the deposition at a given site can be estimated from the activity ratios of radionuclides of different volatility classes.

核燃料の酸化と分解飛散が進む中で、何種類かの放射性元素が揮発し【て放射性ガスになっ】た。原子炉から放出された放射性ダスト塊が大気中で冷えたあと、放出された放射性元素のうち揮発性の高いものは気体の状態に留まった【訳注：例えばキセノンは揮発性が高く半減期も５日しかないので、放出量がいくら多くても降灰（フォールアウト）で地上を汚染する量は少ない】。一方、揮発性の低い放射性元素は凝縮して【訳注：蒸発の反対の事で、気化していたものが液体になること、例えば朝露などがそう】、爆発で出されたダスト（ここでは粉々になった原子炉建築材、すす、微小粒子を総称する）に付着した。こういう具合に、放射性元素の揮発性と原子炉の状態のよって、チェルノブイリから放出された際の各元素の化学的形態（何かに結合しているか独立しているか）・物理的形態（気体か固体か液体か）が決まっていった。蒸気圧の比較的高い放射性化合物（主に不活性ガスの同位体とヨウ素の各種化合物等）は、気体の塊のままダスト雲（プルーム）の一部として運ばれ、揮発しにくい元素（セリウム、ジルコニウム、ニオビウム、プルトニウム）や水に溶け難い元素（セリウム同位体、ジルコニウム同位体、ニオビウム同位体、プルトニウム同位体）は、基本的に燃料粒子の形のままダスト雲（プルーム）の一部として大気に放出される。他の放射性元素（セシウム同位体、テルリウム、アンティモニー等）は、燃料粒子と凝縮粒子（一旦気化していた事を意味する）の双方の形態で放出される。【この事から、逆の推定ができる。つまり、】ある地点への放射性降灰の凝縮粒子と燃料粒子の割合は、その地点での揮発性の異なる放射性元素の放射能比率から推定できる。
% Fuel particles made up the most important part of the fallout in the vicinity of the release source. Radionuclides such as 95Zr, 95Nb, 99Mo, 141,144Ce, 154,155Eu, 237,239Np, 238-242Pu, 241,243Am and 242,244Cm were released in a matrix of fuel particles only. More than 90% of 89,90Sr and 103,106Ru activities was also released in fuel particles. The release fraction of 90Sr, 154Eu, 238Pu, 239,240Pu and 241Am, and, therefore, of the nuclear fuel itself, deposited outside the Chernobyl nuclear power plant industrial site has been recently estimated to be only 1.5% ± 0.5% [3.9], which is half that of earlier estimates [3.1].

燃料粒子は特に事故原子炉の周辺で重要な降灰物である。ジルコニウム（95Zr）、ニオブ（95Nb）、モリブデン（99Mo）、セリウム（141,144Ce）、ユーロピウム（154,155Eu）、ネプツニウム（237,239Np）、プルトニウム（238-242Pu）、アメリシウム（241, 243Am）、キュリウム（242, 244Cm）といった放射性元素（一番危険なプルトニウムを含む）は燃料粒子の成分としてのみ放出された。放射性のストロンチウム（89,90Sr）および及びルテニウム（103,106Ru）の90％以上についても、燃料粒子として放出された。放出されたストロンチウム９０、ユーロピウム１５４、プルトニウム２３８、アメリシウム２４１のうち原発敷地の外に飛散したのは1.5％（誤差0.5％）[3.9]と推定され（＝燃料粒子のうち敷地の外に出て行った割合と同じ）され、事故直後に推定した値の半分となっている[3.1]。
% The chemical and radionuclide composition of fuel particles was close to that of irradiated nuclear fuel, but with a lower fraction of volatile radionuclides, a higher oxidation state of uranium and the presence of various admixtures, especially in the surface layer. In contrast, the chemical and radionuclide composition of condensed particles varied widely. The specific activity of the radionuclides in these particles was determined by the duration of the condensation process and the process temperature, as well as by the particle characteristics. The radionuclide content of some of the particles was dominated by just one or two nuclides, for example 103,106Ru or 140Ba/140La [3.10].

燃料粒子の化学組成や同位体組成は、放射線を浴びた核燃料に近いものとなっているが、揮発性放射性元素の割合がより低く、ウランがより酸化されて、様々な物質が混ざった状態になっている。この特性は燃料粒子の表層ほど著しい。対照的に、揮発したガスが再び凝縮した場合、その凝縮粒子の化学組成や同位体組成は多様なものとなっている。これらの粒子の放射能は、粒子の特性もさることながら、凝縮にかかる時間や凝縮温度によって決まる。粒子によっては一つか二つの放射性元素・同位体で大部分が構成されていることもあり、例としてルテニウム（103R、106Ru）やバリウム（140Ba）／ランタン（140La）などがあげられる[3.10]。
% The form of a radionuclide in the release determined the distance of its atmospheric transport. Even the smallest fuel particles consisting of a single grain of nuclear fuel crystallite had a relatively large size (up to 0.01 mm) and high density (8-10 g/cm3). Owing to their size, they were transported only a few tens of kilometres. Larger aggregates of particles were found only within distances of several kilometres from the power plant. For this reason, the deposition of refractory radionuclides strongly decreased with distance from the damaged reactor, and only traces of refractory elements could be found outside the industrial site of the power plant. In contrast, significant deposition of gaseous radionuclides and submicrometre condensed particles took place thousands of kilometres from Chernobyl. Ruthenium particles, for example, were found throughout Europe [3.11]. At distances of hundreds of kilometres from Chernobyl the deposition of 137Cs was as high as 1 MBq/m2 [3.12, 3.13].

放射性元素の大気中での移動距離は、放出時の各元素の状態（ガスか、凝縮粒子か、燃料粒子のままか）によって決まった。燃料粒子の場合、核燃料微結晶を一個しか含まないような最小サイズのものでも、その大きさは10ミクロン（0.01 mm）に達し、比重も８～１０グラム（8-10 g/cm$^3$）と重かった。そのため燃料粒子の到達距離は数十キロメートル程度でとどまった。もっと大きな粒子の凝集体は発電所から数キロメートル範囲内でのみ検知された。同じ理由で、揮発し難い放射性元素による汚染は事故原子炉からの距離に応じて急激に減り、原発敷地の外ではわずかに痕跡だけが検知されたのみであった。対照的に、気体状の放射性元素や１ミクロン（0.001 mm）未満の大きさの凝縮粒子は、チェルノブイリから何千キロメートルも離れた所まで運ばれて、そこで大量に降灰（フォールアウト）する事もあった。例えばルテニウム粒子はヨーロッパ全域各国で検知された[3.11]。チェルノブイリから数百キロメートル離れた場所の中には放射性セシウム（137Cs）降灰による汚染が、１平方メートルあたり１００万ベクレル（1 MBq/m$^2$）という高濃度である所もあった[3.12, 3.13]。
% Another important characteristic of fallout is related to its solubility in aqueous solutions. This determines the mobility and bioavailability of deposited radionuclides in soils and surface waters during the initial period after deposition. In fallout sampled at the Chernobyl meteorological station from 26 April to 5 May 1986 with a 24 h sampling period, the water soluble and exchangeable (extractable with 1M CH3COONH4) forms of 137Cs varied from 5% to more than 30% [3.14]. The water soluble and exchangeable forms of 90Sr in deposits on 26 April accounted for only about 1% of the total; this value increased to 5-10% in subsequent days.

放射性降灰物に関して、もうひとつ重要なのは、その水溶性（どのくらい水に溶けやすいか）である。土壌や表水面（河川、湖等）に降灰した放射性元素が、汚染直後の早い時期に生物をどのていど二次汚染をするかは（単純な移動や植物の吸収等を通した生物的移動）、放射性元素の種類よりも、その元素が水に溶けやすい形（裸）か、水に溶け難いか（別の物質に囲まれている）かで決まる【訳注：水に溶けやすくイオン化しやすい物質は、二次汚染をおこしやすい】。１９８６年４月２６日から５月６日の期間、チェルノブイリの気象観測所において降下物のサンプルが２４時間おきに採取されたが、放射性セシウム（137Cs）のうち、水に溶けやすくイオン化しやすい形態で降灰したのは（この時の判定条件は、１モル/リットルの酢酸アンモニウム（CH3COONH4）と反応するかどうか）、放射性セシウム（137Cs）の５％から３０％以上にわたる幅広い値を示していた[3.14]。放射性ストロンチウム（90Sr）については、４月２６日の降灰では水に溶けやすくイオン化しやすい形態だったのは全体の１％未満だったが、この値は数日後に５％から１０％に増加した。
% The low solubility of deposited 137Cs and 90Sr near the nuclear power plant indicates that fuel particles were the major part of the fallout, even at 20 km from the source. At shorter distances the portion of water soluble and exchangeable forms of 137Cs and 90Sr was, obviously, lower, due to the presence of larger particles; at longer distances the fraction of soluble condensed particles increased. As one example, almost all the 137Cs deposited in 1986 in the United Kingdom was water soluble and exchangeable [3.15]. 

原子力発電所近くで飛散した放射性セシウム（137Cs）や放射性ストロンチウム（90Sr）は水に溶け難い形態をしていた。この事から、発生源から２０キロメートル離れた地点でも、降下物の大部分が燃料粒子であった事がわかる【訳注：元素が裸でないから水に溶け難い】。放射性セシウム（137Cs）や放射性ストロンチウム（90Sr）のうち、水に溶けやすくイオン化しやすい形態の割合は、２０キロメートルよりも近い地点では、さらに低かった。これは大きな粒子の含まれた形で大量に存在していたためである。逆に原子炉から遠い距離では、水に溶けやすい形態（気化したのが再凝縮したもの）の比率が高くなった。一例をあげるなら、１９８６年に英国内に降灰した放射性セシウム（137Cs）のほとんどが水に溶けやすくイオン化しやすいものだった。
% 3.1.3. Meteorological conditions during the course of the accident

% At the time of the accident the weather in most of Europe was dominated by a vast anticyclone. At the 700-800 m and 1500 m altitudes, the area of the Chernobyl nuclear power plant was at the south-west periphery of a high atmospheric pressure zone with air masses moving north-west with a velocity of 5-10 m/s [3.12]. At daybreak, the altitude of the air mixing layer was about 2500 m. This resulted in rapid mixing of the airborne debris throughout the mixing layer and dispersion of the cloud at different layers of the mixing height. Further dissemination of the particles originating from the time of the accident within the 700-1500 m layer occurred as the air mass moved towards the north-east, with a subsequent turn to the north; this plume was detected in Scandinavian countries.

%% 3.1.3.　
\subsubsection{事故発生時の気象条件}

【訳注：当時の気象状況については、具体的な天気図とかも記録されており、たとえば
http://thayer.dartmouth.edu/~cushman/courses/engs43/Chernobyl.pdf

などが詳しい】
事故発生時、ヨーロッパのほとんどが高気圧に覆われていた【訳注：大西洋のアイスランドに大型低気圧（サイクロン）が、フランス南西部と黒海に弱い低気圧があっただけ】。チェルノブイリ原発は高気圧帯の南西部周縁に当たり、原発上空は高度700～800メートルでも高度1500メートルでも、南東から北西への風（空気塊の移動速度）が秒速5～10メートルで吹いていた。一方、夜明けの時点で、大気の混合層の高さは2500メートルであった【訳注：混合層とは上向きの熱対流が止まって停滞する層で、これが低いと汚染物質は地表近くに留まる】。混合層まで達した放射性ダストは、そこで急速に撹拌されて、混合層全体（厚み方向）に放射性ダスト雲（プルーム）が広がる。一方、高度700～1500メートルにまでしか昇らなかった汚染粒子は、そこで風（大気塊の移動）に乗って、まず北東方向、続いて北方向へと広がった。この放射性ダスト雲（プルーム）はスカンジナビア諸国で観測された。
% Ground level air on 26 April was transported to the west and north-west and reached Poland and the Scandinavian countries by 27-29 April. In southern and western Ukraine, the Republic of Moldova, Romania, Slovakia and Poland the weather was influenced by a low gradient pressure field. In the following days the cyclone moved slowly south-east and the low gradient pressure field with several poorly defined pressure areas dispersed over the major part of the European sector of the former USSR. One of the pressure areas was a small near surface cyclone located on the morning of 27 April south of Gomel. Later, the releases from the reactor were carried predominantly in the south-western and southern directions until 7-8 May. During the first five days after the accident commenced, the wind pattern had changed through all directions of the compass [3.12].

このように、４月２６日に地表面にあった大気塊（＝放射性ダストを多く含む）は、西～北西へと運ばれ、４月２７日から２９日にかけてポーランドやスカンジナビア諸国へ到達した。ウクライナの南部と西部、モルドバ、ルーマニア、スロバキア、そしてポーランドは、気圧勾配の弱い状態（大気が安定し風が吹きにくい状態）だった。この後、アイスランド付近の大型低気圧（サイクロン）がゆっくりと南西方向へと移動し、その結果【大陸高気圧が張り出して】旧ソ連のヨーロッパ部も概ね気圧勾配の弱い状態となったが、その中に、大気の不安定な所もいくつかあった。そのうちの一つが、【北東にゆっくり移動していた黒海付近の】弱い低気圧で、４月２７日の朝にはゴメリ州南部（チェルノブイリの近く）に達している。その後、５月７～８日頃まで、原子炉からの放出物のほとんどが、南西あるいは南方向へと運ばれた。事故発生から五日間、風向きは全方位に変化していた[3.12]。
% Within a few days after the accident, measurements of radiation levels in air over Europe, Japan and the USA showed the presence of radionuclides at altitudes of up to 7000 m. The force of the explosion, rapid mixing of air layers due to thunderstorms near the Chernobyl nuclear power plant and the presence of warm frontal air masses between the Chernobyl nuclear power plant and the Baltic Sea all contributed to the transport of radionuclides to such heights.

事故から数日のうちにヨーロッパ、日本、米国で放射能を測定した結果、高度7000メートルまで放射性物質が浮遊していることがわかった。爆発の威力、チェルノブイリ原発付近での雷雨により大気が各層を超えて攪拌されたこと、原発とバルト海の間に温暖前線に近い空気塊があったこと（雨を降らさない程度の温暖前線は空気を持ち上げる）、これらすべての要因によって、放射性ダストがこの高さまで持ち上げられた。
% To understand the complex meteorological situation better, Borzilov and Klepikova [3.16] carried out calculations with assumed input pulses of unit activity at various times of the accident. The height of the source was selected to be 1000 m until 14:00 (世界時) on 28 April, and later 500 m. The results of calculations are presented in Fig. 3.2 for six time periods (世界時 time) with differing long range transport conditions as follows:

複雑な気象状況を更に理解するために、ボルジロフとクレピコバ[3.16]は、以下のようなコンピュータ・シミュレーション計算を行った。このシミュレーション計算では、６回にわたって、一定量の放射性ダストが短い時間に一定の高さまで放出されたとされたと仮定し、放出された放射性ダスト雲（プルーム）が、その時の気象条件のもとでどのように動いていくかを計算した【訳注：これは福島事故でも国内の気象学者達が計算し、海外の複数の研究所もシミュレーションを公表し続けたが、日本国内では気象学会理事長が（SPEEDI一元化の名目の元に）、計算結果を発表させなかった】。計算で想定した６回の放出における放出の高さは、４月２８日の１４時（世界時＝グリニッジ時間）までが1000メートル、その後は500メートルに設定された。６つの放出時刻は世界時で４月２６日０時、４月２７日０時、４月２７日１２時、４月２９日１２時、５月２日０時、５月４日１２時である【訳注：事故が起こったのは世界時で２５日夜２２時２３分である】。計算結果は図3.2に示されているとおりで、時刻（気象条件）により遠距離を運ばれる様子（行き先）が異なっている【訳注：仮定された６回の放出と、下の６つの期間との関係について何も書かれていない上に、参照文献がweb上にないので、細かい設定は分からない】。
%%%%%%%%% 図3.2 %%%%%%%%%

% (1) From the start of the accident to 12:00 (世界時) on 26 April: towards Belarus, Lithuania, the Kaliningrad region (of the Russian Federation), Sweden and Finland. 

% (2) From 12:00 on 26 April to 12:00 on 27 April: to Polessye, then Poland and then south-west. 

% (3) From 12:00 on 27 April to 29 April: to the Gomel (Belarus) region, the Bryansk (Russian Federation) region and then the east. 

% (4) 29 April to 30 April: to the Sumy and Poltava regions (Ukraine) and towards Romania. 

% (5) 1-3 May: to southern Ukraine and across the Black Sea to Turkey. 

% (6) 4-5 May: to western Ukraine and Romania, and then to Belarus.

(1)４月２６日０時～１２時（世界時）：
ベラルーシ、リトアニア、カーリングラード（ロシア）、スウェーデン、フィンランドの方角
(2)４月２６日１２時～２７日１２時（世界時）：
ポルシエ、その後ポーランドから南西方角
(3)４月２７日１２時～２９日（世界時）：
ゴーメリ地域（ベラルーシ）、ブリアンスク（ロシア）、その後東の方角
(4)４月２９日～３０日（世界時）：
スミ及びポルタバ地域（ウクライナ）、その後ルーマニアの方角
(5)５月１日～３日（世界時）：
ウクライナ南部、黒海を越えてトルコの方角
(6)５月４日～５日（世界時）：
ウクライナ西部、ルーマニア、その後ベラルーシの方角
% Atmospheric precipitation plays an important role in determining whether an area might receive heavy contamination, as the processes of rainout (entrainment in a storm system) and washout (rain falling through a contaminated air mass) are important mechanisms in bringing released material to the ground. In particular, significant heterogeneity in the deposition of radioactive material is related to the presence or absence of precipitation during passage of the cloud. Also, there are differences in behaviour regarding how effectively different radionuclides, or chemical forms of the same radionuclide, are rained or washed out.

ある地域がどのくらい汚染されるかは降雨に左右される。レインアウト（風雨の中で放射性物質が雨滴に巻き込まれること）とウォッシュアウト（汚染された空気塊の中を雨滴が落下して、汚染物質を洗い流すこと）によって、放出された物質が降雨により地表へ運ばれるためである。特に、放射性ダスト雲（プルーム）が通過する空域に雨滴（雨雲）があるかどうかによって、降灰・汚染はどのくらい不均一になるかが決まる。また、異なる放射性物質（元素の違いもあれば化学組成の違いもある）では、レインアウトやウォッシュアウトの効率も違ってくる。
% There were many precipitation events during the course of the accident, and these events produced some areas of high ground deposition at distances far from the reactor. An example of the complex precipitation situation during the accident is shown in Fig. 3.3, which is a map of average daily precipitation intensity on 29 April for the parts of Belarus, the Russian Federation and Ukraine most heavily affected by the accident.

事故の経過と共に何度も降水があり、そのため、原子炉から遠く離れた場所でも、地表汚染の酷い地域が出てきた【訳注：福島事故でも同じ理由でホットスポットが出来ている】。実際、事故発生時の降雨状況は複雑な分布をしていて、その例が図3.3に示されている。これは事故による放射能被害が最も深刻な地域（ベラルーシ、ロシア、ウクライナのそれぞれの一部）の４月２９日の降水量を示した地図である。
%%%%%%%%% 図3.3 %%%%%%%%%

% In the case of dry deposition, the contamination levels were lower, but the radionuclide mixture intercepted by vegetation was substantially enriched with radioiodine isotopes; in the case of wet deposition, the radionuclide content in the fallout was similar to that in the radioactive cloud. As a result, both the levels and ratios of radionuclides in areas with different deposition types varied. 

降雨によらない汚染（ドライ汚染：風による付着や自然な降灰）の場合、地表汚染の量はそこまで多くないが、地面に到着する前に放射性ダストが農作物に引っ掛かるため、放射性ヨウ素による野菜の汚染が酷くなった。降雨による放射能汚染（ウエット汚染）の場合、降灰物（フォールアウト）の元素組成は、放射性ダスト雲（プルーム）と近似していた。結果として、降灰・汚染は地域によって異なり、放射性元素の比率（ヨウ素とセシウムの比とか）や量は、降灰が降雨によるかよらないかで異なった。
% 3.1.4. Concentration of radionuclides in air

% The activity concentrations of radioactive material in air were measured at many locations in the former USSR and throughout the world. Examples of such activity concentrations in air are shown in Fig. 3.4 for two locations: Chernobyl and Baryshevka, Ukraine. The location of the Chernobyl sampler was the meteorological station in the city of Chernobyl, which is more than 15 km south-east of the Chernobyl nuclear power plant. The initial concentrations of airborne material were very high, but dropped in two phases. There was a rapid fall over a few months, and a more gradual decrease over several years. Over the long term, the sampler at Chernobyl records consistently higher activity concentrations than the sampler at Baryshevka (about 150 km south-east of the Chernobyl nuclear power plant), presumably due to resuspension [3.17].

% Even with the data smoothed by a rolling average, there are some notable features in the data collected over the long term. The clearly discernible peak that occurred during the summer of 1992 (month 78) was due to widespread forest fires in Belarus and Ukraine.

%% 3.1.4.　
\subsubsection{大気中の放射性元素の濃度}

大気中の放射能は、旧ソ連ならびに世界の各地で測定された。例として２ヶ所（チェルノブイリ、ウクライナのバリシェフカ（Baryshevka））の大気中の放射能濃度が図3.4に示されている。チェルノブイリのサンプル採取装置は、原発の南東15km以上離れたチェルノブイリ市内の気象観測所にある。大気浮遊物質の濃度は始めのうちは非常に高かったが、始めの数ヶ月で急速に、その後、数年間かけてゆっくりと低下した。一方、バリシェフカの装置は原発の南東約150km離れたところ（１０倍の距離）にある。比較すると、長期間にわたって、チェルノブイリでの測定値は、バリシェフカの測定値より高い放射能濃度を示し続けている。恐らく、地面を汚染した放射性物質が再び舞い上がって二次飛散しているのだろう[3.17]。
移動平均【訳注：グラフを作る時のプロットの方法の一つで、誤差と取り除き、全体的な変化を掴むのに使われる】よってスムーズにプロットしたデータであっても、長期にわたって収集されたデータにはいくつかの注目すべき特徴がある。事故発生から78か月後の1992年夏に、測定値の明らかな上昇があった。これはベラルーシとウクライナで広がった森林火災によるものである【訳注：火事で地面・落葉の汚染物質や焼けた植物中の汚染物質が空中に舞い上がる】。
%%%%%%%%% 図3.4 %%%%%%%%%

% 3.1.5. Deposition of radionuclides on soil surfaces

% As already mentioned, surveys with airborne spectrometers over large areas were undertaken soon after the accident to measure the deposition of 137Cs (and other radionuclides) on the soil surface in several countries. In the mapping of the deposition, 137Cs was chosen because it is easy to measure and is of radiological significance. Soil deposition of 137Cs equal to 37 kBq/m2 (1 Ci/km2) was chosen as a provisional minimum contamination level, because: (a) this level was about ten times higher than the 137Cs deposition in Europe from global fallout; and (b) at this level the human dose during the first year after the accident was about 1 mSv and was considered to be radiologically important.  Knowledge of the extent and spatial variation of deposition is critical in defining the magnitude of the accident, predicting future levels of external and internal dose, and determining what radiation protection measures are necessary. In addition, many soil samples were collected and analysed at radiological laboratories.

% Thus massive amounts of data were collected and subsequently published in the form of an atlas that covers essentially all of Europe [3.13]. Another atlas produced in the Russian Federation [3.12] covers the European part of the former USSR. An example is shown in Fig. 3.5.

%% 3.1.5.　
\subsubsection{土壌表面への放射性元素の降灰・汚染}

前述したように、放射性セシウム（137Cs）や他の放射性元素による地表汚染は、航空機に搭載したガンマ線分光器を用いて、事故後の早い時期に数ヶ国にわたる広範な地域で大まかに調べられた。地表汚染の地図は放射性セシウム（137Cs）について作られたが、この物質が選ばれたのは、測定が容易で、被曝源として重要だからである。放射性セシウム（137Cs）汚染の暫定的な警戒値として、１平方キロメートルあたり３万７千ベクレル（37 kBq/m$^2$ = 1 Ci/km$^2$）が選ばれた。この値を警戒値とした理由は２つある。
(a)　このレベルは、ヨーロッパ全般に降灰した放射性セシウム（137Cs）の十倍の濃度である。
(b)　このレべルとなると、事故から一年間の人体被曝量が約1 mSvとなり、被曝の影響が十分にありうる。
地表汚染の範囲と、その地域差を理解することは、事故の規模を知る上で必要上可欠であり、更には、将来にわたる内部被曝量と外部被曝量を予測し、どのような放射能対策が必要かを決めるために重要なことである。空中からの測定に加えて、多数の土壌サンプルが採集され、放射能関係の研究室等で分析された。
こうして大量のデータが収集され、ヨーロッパのほぼ全域の汚染地図として出版された[3.13]。ロシアでも汚染地図が出版されたが、それには旧ソ連のヨーロッパ側の地域が含まれている[3.12]。一例を図3.5に示す。
%%%%%%%%% 図3.5 %%%%%%%%%

% It is clear from Fig. 3.5 and Table 3.2 that the three countries most heavily affected by the accident were Belarus, the Russian Federation and Ukraine. From the total 137Cs activity of about 64 TBq (1.7 MCi) deposited on European territory in 1986, Belarus received 23%, the Russian Federation 30% and Ukraine 18%. However, due to the wet deposition processes discussed above, there were also major contaminated areas in Austria, Finland, Germany, Norway, Romania and Sweden. A more detailed view of the nearby heavily contaminated areas is shown in Fig. 3.6 [3.4].

図3.5及び表3.2から明らかなように、事故によって最も大きな被害を受けたのはベラルーシ、ロシア、ウクライナの３ヶ国である。１９８６年の調査で、ヨーロッパ地域の放射性セシウム（137Cs）汚染総量は約6.4x$10^{13}$ベクレル（64 TBq = 1.7 MCi）であったが、その２３％がベラルーシ、３０％がロシア、１８％がウクライナである。もっとも、3.1.2節で説明したように、降雨による汚染（ウエット汚染）は高汚染の飛び地をヨーロッパ各地に作り、その結果、オーストリア、フィンランド、ドイツ、ノルウェー、ルーマニア、スウェーデンのそれぞれ一部も深刻に汚染された。図3.6に原発から数百km圏以内における詳細な高汚染地図を示す[3.4]。
%TABLE 3.2. AREAS IN EUROPE CONTAMINATED BY CHERNOBYL FALLOUT IN 1986 [3.6, 3.13]

%%%%%%%%% 表3.2 %%%%%%%%%

表3.2. １９８６年にチェルノブイリ事故による放射性降灰で汚染されたヨーロッパ各地の面積[3.6, 3.13]

%%%%%%%%% 図3.6 %%%%%%%%%

% Water and wind erosion of soil may lead to 137Cs transfer and redistribution on a local scale at relatively short distances. Wind erosion may also lead to 137Cs transfer with soil particles on a regional scale.

% Soon after the accident, a 30 km radius exclusion zone (the CEZ) was established around the reactor. Further relocations of populations took place in subsequent months and years in Belarus, the Russian Federation and Ukraine; eventually, 116 000 persons were evacuated or relocated.

風水によって土壌が浸食される際に、放射性セシウム（137Cs）が【風で舞い上がったり水に流されたりして】、比較的近い距離を移動（二次飛散）し、その範囲で汚染分布が変わり得るる。また風による土壌の捲き上げの場合、土壌の粒子と共に放射性セシウム（137Cs）が地域間の二次飛散に及ぶ事もあり得る【訳注：風による二次飛散は、福島原発の30km圏外でもあり得る話で、実際、訳者がデータを解析したところ、事故後１ヶ月半、本格的な二次飛散が続いていた可能性がある】。
事故直後、原子炉から半径30kmが立入禁止区域（CEZ）となった。さらにベラルーシ、ロシア、ウクライナの３ヶ国では、その後何ヶ月、何年にもわたり居住者の移住が進められた。最終的に１１万６０００人が避難または移住した。
% The total area with 137Cs soil deposition of 0.6 MBq/m2 (15 Ci/km2) and above in 1986 was 10 300 km2, including 6400 km2 in Belarus, 2400 km2 in the Russian Federation and 1500 km2 in Ukraine. In total, 640 settlements with about 230 000 inhabitants were located on these contaminated territories. Areas with 137Cs depositions of more than 1 Ci/km2 (37 kBq/m2) are classified as radioactively contaminated according to the laws on social protection in the three most affected countries. The number of people who were living in such contaminated areas in 1995 is shown in Table 3.3.

放射性セシウム（137Cs）による土壌汚染が１平方メートル当たり６０万ベクレル（600 kBq/m$^2$ = 15 Ci/km$^2$)を超えるような、汚染の極めて酷い地域は、１９８６年当時、１万３００平方キロメートルあり（100km四方、福島県の面積の８割に相当）、そのうちベラルーシが6400平方キロメートル、ロシアが2400平方キロメートル、ウクライナが1500平方キロメートルである。全部で２３万人の住民、６４０の居住地区がこの高汚染区域内に存在していた。これら３ヶ国では、社会を保護する法律に基づいて、放射性セシウム（137Cs）による土壌汚染が１平方メートル当たり３万７０００ベクレル（37 kBq/m$^2$ = 1 Ci/km$^2$)を越える地域を、放射能汚染区域と規定している。1995年の段階での汚染区域内の人口を表3.3に示す。
%TABLE 3.3. DISTRIBUTION OF INHABITANTS LIVING IN AREAS CONSIDERED TO BE RADIOACTIVELY CONTAMINATED IN BELARUS, THE RUSSIAN FEDERATION AND UKRAINE IN 1995 [3.6]

%%%%%%%%% 表3.3 %%%%%%%%%

表3.3. ベラルーシ、ロシア、ウクライナの放射能汚染地域に住む人々の1995年における人口[3.6]

% Immediately after the accident, most concern was focused on contamination of food with 131I. The broad pattern of the deposition of 131I is shown in Fig. 3.7. Unfortunately, due to the rapid decay of 131I after its deposition, there was not enough time to collect a large number of samples for detailed analysis. At first, it was assumed that a strong correlation could be assumed between depositions of 131I and 137Cs. However, this has not been found to be consistently valid. More recently, soil samples have been collected and analysed for 129I, which has a physical half-life of 16 °- 106 years and can only be measured at very low levels by means of accelerator mass spectrometry. Straume et al. [3.19] have reported the successful analysis of samples taken in Belarus, from which they have established that, at the time of the accident, there were 15 ± 3 atoms of 129I for each atom of 131I. This estimated ratio enables better estimates of the deposition of 131I for the purpose of reconstructing radiation doses received by people.

事故直後に最も懸念されたのは、放射性ヨウ素（131I）による食物汚染である。広範囲にわたる放射性ヨウ素（131I）の地表汚染は図3.7に示されている。残念なことに、放射性ヨウ素（131I）の急速な放射性崩壊（半減期８日の減衰）のため、データを十分に収集する時間がなく、詳しい解析はできていない。とりあえず、放射性ヨウ素（131I）の汚染濃度と放射性セシウム（137Cs）の汚染濃度の比率が場所によらずほぼ一定（＝強い相関）であると仮定されたが、そういう奇麗な関係が必ずしも異なる地域で成り立つ訳でない事が今では分かっている。そこで最近、放射性ヨウ素（129I）に対する土壌サンプルの分析が行なわれた【訳注：セシウムとヨウ素の量の比率は場所によってことなるが、ヨウ素１２９とヨウ素１３１の比率は一定であると仮定出来る】。ヨウ素１２９は半減期が１６００万年と長いので、出す放射能も少なく【訳注：放射性元素は放射能を出す事で別の元素に変わるから、半減期が長いと、出る放射線量も少なくなる】、地表汚染した量だと、放射線が弱すぎて分光測定ができない。従ってヨウ素１２９は加速器をつかった質量分析でしか測定できない。それでも、参考文献[3.19]によれば、ベラルーシの土壌サンプルの分析に成功し、事故当時のヨウ素１３１とヨウ素１２９の比率を推定した。それによると、事故当時、ヨウ素１３１（131I）の原子１個に対し、ヨウ素１２９（129I）の原子が１５個（誤差３個）の比率で存在している事が推定される【訳注：原子炉の理論からは２０程度と言う数字が出ており、事故１週間後の雨のデータの解析から１９という数字が出ている。そのくらいヨウ素１３１は原子数は多いが、なかなか崩壊しないので、放射能は小さい。ちなみに、これは事故当時の値であり、現在ではヨウ素１３１はすっかり減衰しているので、測定は１個のヨウ素１３１に対し膨大な数のヨウ素１２９がサンプル内にあったという事になる】。数の多いヨウ素１２９を調査し、更にこの比率を用いることで、事故当時の放射性ヨウ素（131I）による地表汚染量をより正確に見積もることが可能になった。これにより、事故直後の人体被爆量がより詳細に推定できる。
%%%%%%%%% 図3.7 %%%%%%%%%

% Similar maps can be drawn for the other radionuclides of interest shown in Table 3.1. The deposition of 90Sr is shown in Fig. 3.8. In comparison with 137Cs, (a) there was less 90Sr released from the reactor and (b) strontium is less volatile than caesium. Thus the spatial extent of 90Sr deposition was much more confined to areas close to the Chernobyl nuclear power plant than that of 137Cs. The amounts of plutonium deposited on soil have also been measured (see Fig. 3.9). Nearly all areas with plutonium deposits above 3.7 kBq/m2 (0.1 Ci/km2) are within the CEZ. 

放射性セシウム以外の放射性元素（表3.1参照）についても、セシウム同様の汚染地図を作る事ができる。放射性ストロンチウム９０（90Sr）による地表汚染は、図3.8に示されている。ちなみに、(a)原子炉から放出された放射性ストロンチウム９０（90Sr）は放射性セシウム１３７（137Cs）より量が少なく、(b)ストロンチウムがセシウムより揮発性の低い形態（燃料粒子）で放出されただろう事が分かっている。従って、放射性ストロンチウム９０（90Sr）が汚染した地域は、放射性セシウム１３７（137Cs）に比べれば、図3.8に示すように、チェルノブイリ原子力発電所周辺に集中した。
土壌を汚染したプルトニウムの量も測定されている（図3.9参照）。プルトニウムは猛毒なので、１平方メートル当たり３７００ベクレル（3.7 kBq/m$^2$ = 0.1 Ci/km$^2$：セシウムの１０分の１の濃度）を警戒すべき目安とするが、それでも、これ以上の地表汚染があった地域のほとんどがチェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の中となっている。
%%%%%%%%% 図3.8 %%%%%%%%%

%%%%%%%%% 図3.9 %%%%%%%%%

% 3.1.6. Isotopic composition of the deposition 

% The most extensive measurements of surface activity concentrations have been performed for 137Cs. Values for other radionuclides, especially 134Cs, 136Cs, 131I, 133I, 140Ba/140La, 95Zr/95Nb, 103Ru, 106Ru, 132Te, 125Sb and 144Ce, have been expressed as ratios to the reference radionuclide, 137Cs. These ratios depend on the location, because of (a) the different deposition behaviour of fuel particles, aerosols and gaseous radionuclides and (b) the variation in radionuclide composition with time of release. In fact, these ratios are not necessarily constant with time. Depending on the time of release and the corresponding release characteristics (e.g. temperature of the core), significant variations in the release ratios were observed after the Chernobyl accident [3.2, 3.20]. 

%% 3.1.6　
\subsubsection{地表汚染の同位体組成}

地表を汚染した放射性元素のうち、最も広範囲で測定されたのが放射性セシウム（137Cs）である。その他の放射性元素・同位体（134Cs、136Cs、131I、133I、140Ba／140La、95Zr／95Nb、103Ru、106Ru、132Te、125Sb、144Ceなど）の値は、放射性セシウム（137Cs）汚染濃度に対する比率という形で求められた【訳注：微量成分の分析では絶対値を求めるのが難しいので、より誤差範囲の少ない比率を使うのが普通である】。この比率は場所によって異なる。というのも、(a)汚染の際、放射性元素の形態がいくつかあって（燃料粒子＝不揮発・不溶、エアロゾル＝不揮発・水溶、気体＝揮発・水溶）、それぞれの形態で汚染する地域・到達距離が違う為であり、(b)事故の進行に伴って、原子炉内の放射性物質の元素組成が、放出時刻によって変わってくる為である。実際、各放射性元素・同位体の放射性セシウム（137Cs）汚染濃度に対する比率は時間と共に変動する事がある。チェルノブイリ事故後の測定によれば、この比率は、放出された時刻や、放出の特徴（炉心部分の温度等）によって大きく異なった[3.2, 3.20]。
% The first plume, which moved to the west, carried the release that occurred during the explosive phase, when the exposed core was not as hot as in the later phases. The second plume, which moved north to north-east, carried releases from a core that was becoming increasingly hot, while the third plume, moving mainly south, was characterized by releases from a core heated to temperatures above 2000C; at such temperatures the less volatile radionuclides, such as molybdenum, strontium, zirconium, ruthenium and barium, are readily released. During this phase, releases of iodine radioisotopes also increased. 

最初に発生したダスト雲（プルーム）は、露出した炉心がまだ比較的低温の時期に爆発して放出されたもので、その元素組成は低温期を反映している。これは西に向かった。第二のダスト雲（プルーム）は、急速に温度が上昇しつつあった炉心から放出されたもので、北～北東へ向かった。第三のダスト雲（プルーム）は、摂氏２０００度以上となった炉心から放出されたで、主に南へ向かった。２０００度以上という高温では、揮発性の低い放射性元素（モリブデンナム、ストロンチウム、ジルコニウム、ルテニウム、バリウムなど）ですら簡単に放出される。この時期にはヨウ素の放射性同位体の放出量も増加した。
% Caesium hot spots occurred in the far zone of Belarus and in the Kaluga, Tula and Orel regions of the Russian Federation. The composition of the deposited radionuclides in each of these highly contaminated areas was similar. The ratios of different radionuclides to 137Cs as observed in ground deposits in the different release vectors are shown in Table 3.4.

ベラルーシの原発から遠く離れた地域や、ロシアのカルーガ州（Kaluga）、トゥーラ州（Tula）、オリョール州（Orel）など（いずれも原発から数百km離れている）に、セシウムの高汚染飛び地（ホットスポット）がある。これら高汚染地域における放射性物質の元素組成には共通点があった。地表を汚染した各種の放射性元素の測定値（具体的には放射性セシウム（137Cs）濃度に対する比率）を、放出の各方角について表3.4に示す。
%TABLE 3.4. ESTIMATED RELATIVE SURFACE ACTIVITY CONCENTRATION OF DIFFERENT RADIONUCLIDES AFTER RELEASE FROM THE CHERNOBYL NUCLEAR POWER PLANT (26 APRIL 1986) [3.2]

%%%%%%%%% 表3.4 %%%%%%%%%

表3.4. チェルノブイリ原発から放出された各種放射性元素（1986年4月26日）による地表汚染の推定値、但し、値はセシウム137放射能に対する比率として求められている[3.2]

% The activity ratios for the western and northern plumes were similar and in many cases identical, in contrast to the ratios for the southern plume. All activity ratios show, with the exception of 132Te/137Cs, a decrease with increasing distance from the nuclear power plant. The decrease is less profound for 95Zr and 144Ce (about a factor of three) than with 99Mo and 140Ba (two orders of magnitude) or 90Sr and 103Ru (one order of magnitude). For the ratio 131I/137Cs only a slight decrease, by about a factor of four, was observed over a 1000 km distance. Within the first 200 km virtually no variation in the ratio was observed.

西や北へ向かったダスト雲（プルーム）に含まれる放射性元素の比率はどの場所でも似通っており、多くの地点で一致していたが、南に向かったダスト雲（プルーム）における放射性元素は場所によって異なっていた。すべての放射性元素の対セシウム比率は（132Te／137Csの濃度比を除いては）、原子力発電所から離れるほど低くなっていた。遠いほど対セシウム比が小さくなるという傾向は、99Moや140Baで顕著（二桁の低下）で、90Srや103Ruだと一桁の低下になるが、95Zrや144Ceだと三分の一ほどのにしか低下しない。131I/137Csの濃度比はほとんど変化せず、原発から1000km離れた地点ですら、わずかに四分の一ほどの低下であり、半径200km以内となると、ヨウ素１３１の濃度とセシウム１３７の濃度の比（131I/137Csの濃度比）はほとんど変化がない。
% 3.2. URBAN ENVIRONMENT

% 3.2.1. Deposition patterns

% Radioactive fallout resulted in long term contamination of thousands of settlements in the USSR and some other European countries and in the irradiation of their inhabitants due to both external gamma radiation and internal exposure due to consumption of contaminated food. Near to the Chernobyl nuclear power plant, the towns of Pripyat and Chernobyl and some other smaller settlements were subjected to substantial contamination from an "undiluted" radioactive cloud under dry meteorological conditions, whereas more distant settlements were significantly affected because of precipitation at the time of cloud passage.

%% 3.2. 

\subsection{都市環境の放射能汚染}

%% 3.2.1. 

\subsubsection{汚染の仕方のパターン}

放射性物質の降灰（フォールアウト）で、旧ソ連やヨーロッパ諸国の数千に及ぶ居住地が長期に渡って放射能汚染され、居住民は、ガンマ線で外部被曝したり、汚染食品を飲食して内部被曝したりした。チェルノブイリ原発に近いプリピャチ（Pripyat）市街やチェルノブイリ市街、いくつかの居住地などは、乾燥した天気の下で放射性ダスト雲（プルーム）が直撃して相当に汚染された。より遠く離れた居住地も、上空を放射性ダスト雲（プルーム）が通過している間に降雨があった場合は、かなり汚染された。
% When the radioactive fallout was deposited on settlements, exposed surfaces such as lawns, parks, streets, roofs and walls became contaminated with radionuclides. Both the activity level and elemental composition of the radioactive fallout was significantly influenced by the type of deposition mechanism, namely wet deposition with precipitation or dry deposition influenced by atmospheric mixing, diffusion and chemical adsorption. Surfaces such as trees, bushes, lawns and roofs become relatively more contaminated under dry conditions than when there is precipitation. Under wet conditions, horizontal surfaces, including soil plots and lawns (see Fig. 3.10), receive the highest levels of contamination. Particularly high 137Cs activity concentrations have been found around houses where rain has transported radioactive material from roofs to the ground.

放射性降灰（フォールアウト）で居住地が汚染した際、芝生・公園・路・屋根・壁などの野ざらしの表面が放射性元素によって汚染された。降灰した放射性物質の放射能の強さや元素組成は、3.1.2節でも述べたように、沈着が降雨によるもの（ウエット汚染）か、そうでないものか（ドライ汚染：風による付着や自然な降灰）かによって大きく左右される。後者のドライ汚染は、風などによる大気の混合、単純な拡散、化学的な吸収の影響を受ける。地表のうち、樹木・茂み・芝生・屋根などの汚染は、ウエット汚染よりドライ汚染のほうが酷かった。ウエット汚染に限ると、図3.10(b)にあるように、水平な地表（露な地面や芝生など）が最も汚染される。特筆すべきは、家屋の周辺でセシウム１３７の放射能濃度が高くなっている事で、その場所は【ドライ汚染によって汚染されていた】屋根から放射性物質が雨によって流し落とされる場所である。
%%%%%%%%% 図3.10 %%%%%%%%%

% 3.2.2. Migration of radionuclides in the urban environment

% Due to natural weathering processes such as the effects of rainfall and snow melting, and to human activities such as traffic movement and street washing and cleaning, radionuclides became detached from the surfaces on which they were deposited and were transported within settlements. Contaminated leaves and needles from trees and bushes are removed from settlements after seasonal defoliation and radionuclides deposited on asphalt and concrete pavements are eroded or washed off and removed via sewage systems. These natural processes and human activities significantly reduced dose rates in inhabited and recreational areas during 1986 and in successive years [3.21].

%% 3.2.2. 

\subsubsection{都市環境での放射性元素の二次的な移動}

降雨や雪解けなどの風化作用や、交通・道路の洗浄・清掃などの人間活動によって、放射性物質は一旦取り付いた表面から離れて、居住区内を移動する。例えば、樹木や灌木に関しては、汚染された広葉・針葉は自然な落葉と共に除去された。アスファルトやコンクリート舗装に積もった放射性物質に関しては、道路の摩滅で削り取られたり、雨で洗い流され排水溝を通して除去された。このような自然・日常活動により、生活や余暇で使われる地区での被曝が１９８６年のうちに大幅に減り、その後数年間も減り続けた[3.21]。
% In general, vertical surfaces of houses are not subjected to the same degree of weathering through rain as horizontal surfaces such as roofs. The loss of contamination from walls after 14 years has been typically 50-70% of the initial deposit. Roof contamination levels in Denmark decreased after 14 years by 60-95% of those originally present, due to natural processes (see Fig. 3.11) [3.22]. 

% In contrast, the level of radiocaesium on asphalt surfaces has decreased substantially, such that, generally, less than 10% of the initially retained radiocaesium is now left. Only a small fraction of the radiocaesium contamination is associated with the bitumen fraction of the asphalt; most is associated with a thin layer of street dust, which will eventually be weathered off.

一般に、家屋の垂直面（外壁）は、屋根などの水平面ほどには、雨による風化を受けない。事故から１４年間で放射能が減った割合は、外壁の場合で５０～７０％程度である【訳注：図3.10にもあるように、元々の量は少ない】。屋根の場合（データはデンマーク）、風化による放射能の減少は１４年間で６０～９５％である（図3.11参照）[3.22]。
%%%%%%%%% 図3.11 %%%%%%%%%

【なかなか放射能の減らない家屋とは】対照的に、アスファルト表面の放射性セシウム汚染は非常に改善し、一般に汚染当初の10％以下しか残っていない。僅かに残った放射性セシウムは、主に道路粉塵の薄い層に存在し、アスファルトの瀝青【訳注：瀝青（butumen）の例としてコールタールがある】に付着している。これは最終的には風化で取り除かれるだろう。
% Measurements made in 1993 in the city of Pripyat near the Chernobyl nuclear power plant showed high residual levels of radiocaesium on the roads. However, this town was evacuated in the early accident phase, and therefore traffic there has been limited. Some 5-10% of the initially deposited radiocaesium seems to be firmly fixed to concrete paved surfaces, and no significant decrease has been recorded over the past few years. The weathering on horizontal hard surfaces was, as expected, generally faster in the areas with more traffic.

チェルノブイリ原発近くのプリピャチ市で1993年に行われた測定によれば、道路は依然として放射性セシウムに酷く汚染されたままだった。ちなみに、この町では事故直後に避難措置が取られており、それ以来交通が制限されている。汚染当初の放射性セシウムの、およそ５～１０％がコンクリート舗装表面に固着している模様で、過去数年にわたってほとんど減っていない。この事は、硬い水平表面の風化が、交通量が多い所ほど速いという一般的傾向と合っている。
% One of the consequences of these processes has been secondary contamination of sewage systems and sludge storage areas, which has necessitated special cleanup measures. Generally, radionuclides in soil have not been transferred to other urban areas but have migrated down into the soil column due to natural processes or due to mixing during the digging of gardens, kitchen gardens and parks.

こういった風化プロセスの結果、下水システムと下水汚泥（スラグ：下水を濾過したり沈殿させたりした後の汚泥）を貯蔵地が二次汚染を起こし【訳注：日本でも５～６月にニュースになったように、濾過によって放射性物質は非常に濃縮される】、特別な浄化策が必要となった。土壌内の放射性元素が他の市街地に拡散する事はなかった。ただし、自然なプロセスによって、あるいは庭・家庭菜園・公園の掘り返しの際に土壌が交じり合う事で、放射性元素は土壌を下向きに移動した。
% 3.2.3. Dynamics of the exposure rate in urban environments

% Gamma radiation from radionuclides deposited in the urban environment has contributed to human external exposure. Compared with the dose rate in open fields (see Section 5.2.2), the dose rate within a settlement is significantly lower, because of photon absorption in building structures, especially those made of brick and concrete. The lowest dose rates have been observed inside buildings, and especially on the upper floors of multistorey buildings. Due to radioactive decay of the initial radionuclide mixture, wash-off from solid surfaces and soil migration, dose rates in air have been gradually decreasing with time in typical urban areas. 

%% 3.2.3. 

\subsubsection{都市での被曝の推移}

都市を汚染した放射性元素からのガンマ線は外部被曝を引き起こした。屋外における被曝と比べて（5.2.2節参照）、屋内における被曝は非常に低い。これは建築構造物、とりわけレンガとコンクリートで出来た構造物に放射線が吸収されるためである【訳注：コンクリートが放射線を遮ることから、チェルノブイリの原子炉は『石棺』で覆った】。建物のなかでは、特に複数階ある建築物の上層階が、最も被曝が少ない。放射性崩壊による減衰（いわゆる半減期に従う減衰）、硬い表面からの雨による洗い流し、土壌深部への移動により、普通の都市域の空間線量率は時間とともに徐々に減ってきている。
% Another relevant parameter is the time dependence of the ratio of the dose rate in air at an urban location to that in an open field (the "location factor") due to radionuclide migration processes. The dependence of urban location factors on time after the Chernobyl accident, as derived from measurements performed in the town of Novozybkov in the Russian Federation, is shown in Fig. 3.12 [3.24]. While for virgin sites such as parks or grassy plots the location factors are relatively constant, values for hard surfaces such as asphalt decrease considerably with time. Similar time dependences have been found in other countries [3.25, 3.26]. 

都市での被曝を決める要素は他にもある。都市内の一地点と、空が妨げられていない場所【芝生の公園など】との空中放射線量の比の変動である。この比をlocation factor＝位置係数と呼ぶ【訳注：位置係数は図5.2に示される被曝推定などで使われる】。位置係数が時間変化するのは、放射性元素が都市内で移動する為である。チェルノブイリ事故後、位置係数が時間変化している事は、ロシアのノボジブコフ市（Novozybkov）での測定（図3.12）から示されている[3.24]。公園や草地のような未利用地の位置係数は比較的一定だが、アスファルトのような硬い表面の位置係数は時間とともに大幅に減少した。同様の時間変化は他の国々でも見られている[3.25、3.26]。
%%%%%%%%% 図3.12 %%%%%%%%%

% At present, in most of the settlements subjected to radioactive contamination after the Chernobyl accident, the air dose rate above solid surfaces has returned to the pre-accident background level. Some elevated air dose rates can be measured, mainly in areas of undisturbed soil. The highest level of urban radioactive contamination is found in Pripyat, which is 3 km from the Chernobyl nuclear power plant; its inhabitants were resettled to non-contaminated areas within 1.5 days of the accident.  

現在、チェルノブイリ事故で放射能汚染した居住地区のほとんどで、硬い表面の上での空間線量率は事故前の水準に戻っている。放射線量の測定値が高めなのは主に放置地（人の手が数ヶ月以上入っていない空き地）である。最も酷く放射能汚染された都市は、チェルノブイリ原発の北3kmのプリピャチ市街である。住民は事故から１日半以内に、非汚染地域へ移住させられた。
% 3.3. AGRICULTURAL ENVIRONMENT

% 3.3.1. Radionuclide transfer in the terrestrial environment

% Radioactive elements behave differently in the environment; some, such as caesium, iodine and strontium, are environmentally mobile and transfer readily, under certain environmental conditions, to foodstuffs.  In contrast, radionuclides with low solubility, such as the actinides, are relatively immobile and largely remain in the soil.  The main routes for the cycling of radionuclides and the possible pathways to humans are shown in Fig. 3.13.

3.3. 農業環境の放射能汚染
【訳注：ロシア・ヨーロッパと日本とでは土壌や気候の違いがあるので、本節に出る諸係数の値は、もしも日本での値があるなら、それを使うのが良い。例えば農水省のホームページ
http://www.maff.go.jp/noutiku_eikyo/maff2.html

のQ&Aをたどると、野菜に関する移行係数（本節で説明）の最新値が
http://www.maff.go.jp/j/press/syouan/nouan/110527.html

に載っている】。
3.3.1. 地球環境【生物圏内】での放射性元素の移動
【訳注：本節は3.3.3節と3.3.4節のまとめのような節で、説明の詳しい内容はそちらを参照してほしい】
放射性元素は、自然環境の中では、元素ごとに異なった動きをする。そのうち、セシウム、ヨウ素、ストロンチウムなどアルカリ系の放射性元素は、【化学反応を通じて、あるいは風や雨などによって】簡単に二次汚染を起こし、場合によっては食料をも汚染する。セシウムなどとは対照的に、アクチノイド系（actinides：原子番号８９～１０３の重い元素で、要するに原発事故起源の放射性元素）のように水溶性の低い放射性元素は、その化学性質により二次汚染を起こしにくく、あまり動植物に吸収されないまま、大抵は土壌に留まる。放射性元素の主な二次汚染経路と、人体被曝につながりかねない汚染経路を図3.13　に示す。
%%%%%%%%% 図3.13 %%%%%%%%%

% Many factors influence the extent to which radionuclides are transferred through terrestrial pathways.  If transfer is high in a particular environment it is said to be radioecologically sensitive, because such transfer can lead to relatively high radiological exposure [3.28].

% Of the radionuclides deposited after the Chernobyl accident, during the short initial phase (zero to two months) those of iodine were the most important with regard to human exposure via agricultural food chains.  In the longer term, radio-caesium has been the most important (and, to a much lesser extent, radiostrontium).

放射性元素の地球環境での広がり具合（二次汚染の起こりやすさ）を決める要因は一筋縄ではない。二次汚染が起こりやすいような環境（例えば非常に痩せた土壌など）では、被曝も多くなりやすく、このような環境を『放射能に敏感』（radioecologically sensitive）と呼ぶ[3.28]。
チェルノブイリ事故で放射能汚染を起こした放射性元素のうち、農産品を通しての人体被曝が最も深刻だったのは、汚染初期（事故から２ヶ月間）は、放射性ヨウ素である。長期的には、最大の被曝源は放射性セシウムに移り、セシウムほどではないにせよ放射性ストロンチウムも大きな被曝源となった。
% Radioecological sensitivity to radiocaesium is generally higher in seminatural ecosystems than in agricultural ecosystems, sometimes by a few orders of magnitude [3.29].  This difference is caused by a number of factors, the more important being in some natural ecosystems the different physicochemical behaviour in soils (lack of competition between caesium and potassium, resulting in higher transfer rates of radiocaesium in nutrient-poor ecosystems) and the presence of specific food chain pathways, leading to highly contaminated produce from seminatural ecosystems.  Also, forest soils are fundamentally different from agricultural soils;　they have a clear multilayered vertical structure characterized mainly by a clay-poor mineral layer, which supports a layer rich in organic matter.  In contrast, agricultural soils generally contain less organic matter and higher amounts of clay.

放射性セシウムの二次汚染は、自然に近い生態系のほうが農業の生態系よりも深刻で、その差は量にして２～３桁もある[3.29]。この違いを作った要因は色々ある【詳細は3.3.4.1節】。とりわけ重要なのは、土壌の性質や食物連鎖が生態系ごとに異なり、自然に近い生態系の中には、農産品への二次汚染を引き起こしやすいものがあるという事だ。ここでいう土壌の性質とは物理的・化学的な意味であり、例えば、カリウム不足の痩せた土壌では、カリウムと化学的性質の似た放射性セシウムが、代わりに植物に吸収されやすい。他の要因として垂直構造がある。森林環境の詳細は3.4節で述べるが、森林土壌は、農地の土壌とは基本的に異なる。森林土壌は、垂直方向にはっきりと多層に分かれ、大抵の場合、最下層に非粘土質のミネラル層があり、その上に（落ち葉などの）有機物が未分解のまま大量に残っている層がある構造になっている。対照的に、農業用の土壌は、普通はより粘土質で、（未分解の）有機物が少ない【訳注：日本の場合、有機物（organic matter）はミミズや微生物など直ぐに分解されて、肥沃な土壌をつくるが、大陸の寒冷地では、有機物がなかなか分解されずに、植物の養分にならない事が多い。従って有機物が多い土壌は、大陸型黒土（chernozem soil）を除いては、ここでは痩せた土地であると思ってよい】。
% 3.3.2. Food production systems affected by the accident

% The radioactive material released by the Chernobyl accident contaminated large areas of the terrestrial environment and had a major impact on both agricultural and natural ecosystems not only within the former USSR but also in many other countries in Europe.

3.3.2. 農業のうち事故によって影響を受けたもの
チェルノブイリ事故によって放出された放射性物質は、地球環境を広範囲に汚染し、旧ソ連だけでなくヨーロッパの多くの国々の農地と自然地の両方の生態系に大きな影響を及ぼした。
% In the former USSR countries, the food production system that existed at the time of the accident can be divided into two types: large collective farms and small private farms.  Collective farms routinely apply land rotation combined with ploughing and fertilization to improve productivity.  Traditional small private farms, in contrast, seldom apply artificial fertilizers and often use manure for improving yield.  Typically they have one or, at most, a few cows, and produce milk mainly for private consumption.  The grazing regime of private farms was initially limited to the utilization of marginal land not used by the collective farms, but nowadays includes some better quality pasture.

旧ソ連の国々では、事故当時、２種類の食糧生産システムがあった。大規模な集団農場と、小規模な個人農場である。集団農場では、生産力を上げる為に、耕耘と化学肥料の施肥を組み合わせた輪作を行っていた。対照的に、伝統的な小規模個人農場では、人工肥料をめったに使用せず、生産力向上の手段は堆肥を使っていた。典型的な個人農場には大抵１頭の、多くて２～３頭の雌牛が飼われていて、主に自家消費用の（牛乳などの）ミルクを生産していた。個人農場が家畜を放し飼いできる範囲は、元々は集団農場で使用されていないような生産性の低い土地に限られていたが、近年では牧草は生え易い牧草地も使用が許されるようになっている。
% In western Europe, poor soils are used extensively for agriculture, mainly for grazing of ruminants (e.g. sheep, goats, reindeer and cattle).  Such areas include alpine meadows and upland regions in western and northern Europe that have organic soils.

西ヨーロッパでは、痩せた土地も広く農業に使用され、主として反芻動物(例えば羊、ヤギ、トナカイ、牛等)が放し飼いされている。これらの放牧地は、西ヨーロッパや北ヨーロッパの高山牧草地や高原にも分布しており、有機物が未分解のまま多く残っている土壌が多い。
% 3.3.3. Effects on agriculture in the early phase

% At the time of the Chernobyl nuclear power plant accident, vegetation in the affected areas was at different stages of growth, depending on latitude and elevation.  Initially, interception on plant leaves of dry deposition and atmospheric washout with precipitation were the main mechanisms by which vegetation became contaminated.  In the medium and long term, root uptake predominated.  The highest activity concentrations of radionuclides in most foodstuffs occurred in 1986.

3.3.3. 事故直後の初期（数ヶ月まで）における農業への影響
チェルノブイリ事故当時、影響を受けた地域では、緯度と標高の違いに応じて、異なる地域で農作物の成長期が異なっていた。事故直後は、大気を浮遊している放射性物質が風などで自然に降り積もる際（dry contamination/dry deposite）に葉っぱに引っ掛かるのと、大気を浮遊している放射性物質が雨によって降り落とされる事（wet contamination/washout）の２つによって、農作物が放射能で汚染された。中期的および長期的には、根からの吸収が主な汚染源となった。放射能汚染は大抵の食品で（事故の起きた）１９８６年が最大だった。
% In the initial phase, 131I was the radionuclide of most concern and milk was the main contributor to internal dose.  This is because radioiodine was released in large amounts and intercepted by plant surfaces that were then grazed by dairy cows.  The ingested radioiodine was completely absorbed in the gut of the cow [3.31] and then rapidly transferred to the animal's thyroid and milk (within about one day).  Thus peak values occurred rapidly after deposition in late April or early May 1986, depending on when deposition occurred in different countries.  During this period, in the former USSR and some other European countries, 131I activity concentrations in milk exceeded the national and regional (European Union (EU)) action levels of a few hundred to a few thousand becquerels per litre (see Section 4.1).

事故直後暫くは、ヨウ素１３１が最も問題となる放射性元素で、主に牛乳経由の内部被曝が主な被曝経路だった。これは、大量に放出された放射性ヨウ素が葉の表面に溜まり、それを乳牛が食べたからである【訳注：葉の表面は放射性ダストが被りやすく、低汚染地域と言えども気を抜いてはいけない】。口から入った放射性ヨウ素は、牛の腸内で完全に吸収され[3.31]、その後急速に（およそ1日以内）甲状腺と乳に蓄積した【訳注：原文はtransfer。事実上の蓄積なので、そのように翻訳したが、新陳代謝で出て行く分もあるから、4.3.3.3節で後述するように、餌さえ奇麗になれば蓄積もゆっくり減っていく】。そういう訳で、１９８６年４月下旬～５月初旬に農地が放射能汚染された直後に、乳牛への放射能汚染も急速にピークとなった。なお、ピークの現れ方は、各国農地の放射能汚染の時期によって異なる。この期間、旧ソ連とヨーロッパ諸国の（牛乳などの）ミルクの放射性ヨウ素（131I）濃度は、安全基準（１リットルあたり数百～数千ベクレル：国によって違う）を上回ってしまった（4.1節参照）。
% There are no time trend data available for 131I activity concentrations in milk in the first few days after the accident in the heavily affected areas of the USSR, for the obvious and understandable reason that the authorities were dealing with other immediate accident response priorities.  Nevertheless, data are available for the period starting two weeks after the accident from the Tula region of the Russian Federation, and the data in Fig. 3.14(a) show an exponential decline in 131I activity concentration in milk normalized to 137Cs deposition, which can be extrapolated back to the first days to estimate the initial 131I activity concentration in milk.  Furthermore, a direct comparison of 131I activity in milk in early May with 137Cs deposition shows the contribution of dry deposition to 131I in milk, because the linear relationship line shown does not go through the zero deposition point (Fig. 3.14(b)).

事故直後の数日間、ヨウ素１３１による（牛乳などの）ミルクの汚染データは旧ソ連では取れていない。放射能汚染の酷かったこの地域では、大事故への対処と言う最優先事項に当局は全力を傾けており、ミルクの事まで気を配る余裕なぞなかった【訳注：福島事故の最初の一週間の混乱でも同様で、ろくなデータが存在しない】。混乱時期であったにもかかわらず、事故２週後からは、ロシアのトゥーラ州（Tula）でデータが取れている。それを図3.14(a)に示す。データによると、地表の単位汚染当たりの（牛乳などの）ミルクへの濃縮量、即ち、ミルク中のヨウ素１３１放射能の濃度を地表汚染（セシウム１３７のデータを用いる）で割った値が、減衰曲線的に減っていることが分かる【訳注：図は対数スケールなので直線になっているが、これは、普通の均等スケールで表示した場合に指数的な減衰曲線になることを意味している】。図の直線を汚染初日にまで伸ばす事（外挿法）により、事故直後のミルク中のヨウ素１３１放射能の濃度を推定できる。更に、５月前半のミルク汚染（ヨウ素１３１）と土壌汚染（セシウム137）のデータを比較する事により（図3.14(b)）、土壌経由のみならず、浮遊している放射性ヨウ素を牛が直接吸い込む事による汚染があるらしい事がわかる。というのも図に示された直線は原点を通過していないからである【訳注：ミルク汚染が全て牧草経由であれば、土壌汚染に対して正比例になる筈だが、直線は原点の少し上を通っており、全ての土地（汚染度が違う）でミルク汚染のかさ上げがあることがわかる。このかさ上げは空気中の放射性ダストが起源に違いないというロジック】。
%%%%%%%%% 図3.14 %%%%%%%%%

% In the early spring in northern Europe, dairy cows and goats were not yet on pasture, therefore there was very little milk contamination.  In contrast, in the southern regions of the USSR, as well as in Germany, France and southern Europe, dairy animals were already grazing outdoors and some contamination of cow, goat and sheep milk occurred.  The 131I activity concentration in milk decreased with an effective half-life of four to five days [3.32], due to its short physical half-life and the reduction in iodine activity concentrations on plants due to atmospheric removal processes from leaf surfaces (Fig.3.15).  This removal occurred with a mean weathering halflife on grass of nine days for radioiodine and 11 days for radiocaesium [3.33].  Leafy vegetables were also contaminated on their surfaces and also made a contribution to the radiation dose to humans via the food chain (Fig.3.15).

事故当時、北ヨーロッパはまだ早春で、乳牛とヤギはまだ牧草地に出ていなかった。お陰で（牛乳などの）ミルクは殆ど汚染されなかった。対照的に、旧ソ連南部や、ドイツ、フランス、南ヨーロッパでは、乳用動物は既に戸外で牧草を食べており、牛、ヤギ、羊のミルクが汚染された。ミルク中のヨウ素１３１放射能は、4～5日の半減期で減少した[3.32]。ヨウ素の半減期８日より早く減ったのは、餌となる草（具体的には葉っぱ）から、風や雨などによって放射性ヨウ素が除かれたからである(図3.15参照)。葉っぱからの除去は、放射性ヨウ素が９日で半減、放射性セシウムが１１日で半減という速さだった[3.33]【訳注：ちなみに動物の乳は新陳代謝が２～３日なので、餌さえきれいになれば２～３日で放射性元素が抜ける】。葉野菜もその表面は汚染され、食物連鎖によって人体被曝（内部被曝）を引き起こした(図3.15参照)

%%%%%%%%% 図3.15 %%%%%%%%%

% Both plants and animals were also contaminated with radiocaesium and, to a lesser extent, radiostrontium.  From June 1986 radiocaesium was the dominant radionuclide in most environmental samples (except in the CEZ) and in food products.  As shown in Fig. 3.16, the contamination of milk with radiocaesium decreased during spring 1986 with an effective half-life of about two weeks, due to weathering, biomass growth and other natural processes.  However, radiocaesium activity concentrations increased again during winter 1986/1987, due to the feeding of cows with contaminated hay harvested in spring/summer 1986.  This phenomenon was observed in the winter period in many countries after the accident.

植物と動物の両方が放射性セシウムに汚染され、多少ながら放射性ストロンチウムにも汚染された。チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）を除くと、１９８６年6月以降は、ほとんどの土地と食品で放射性セシウムが主な汚染物質となった。図3.16に示すように、１９８６年の春の間、雨や風による葉っぱからの除去や、植物の成長、その他の自然のプロセスにより、（牛乳などの）ミルクの放射性セシウム汚染は約２週間で半減するペースで減少した。しかし、放射性セシウム汚染は1986～１９８７年の冬に再び悪化した。というのも、１９８６年の春から夏にかけて収穫された干し草が汚染されていて、それを牛が食べたからである。悪化は、多くの国で事故の年の冬に見られた。
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% The transfer to milk of many of the other radionuclides present in the terrestrial environment during the early phase of the accident was low.  This was because of low inherent transfer in the gut of those elements, compounded by low bioavailability due to their association within the matrix of fuel particles.  Nevertheless, some high transfers occurred, notably that of 110mAg to the liver of ruminants [3.36].

環境汚染を引き起こした他の放射性元素（ヨウ素とセシウム以外）は、事故直後はあまりミルクに蓄積しなかった。というのも、ヨウ素とセシウム以外の放射性元素は、もともと腸であまり吸収されないうえ、（ストロンチウムのように）飛散の際に燃料粒子の内部に閉じ込められていて、ヨウ素やセシウムのように簡単に二次汚染を起こせるような「身軽な」形態でなかった為だ[3.35]　。それでも、動物に蓄積した放射性元素はあり、中でも、銀の放射性同位体（110m Ag）の反芻動物への蓄積（肝臓への蓄積）は重要である[3.36]。
% 3.3.4. Effects on agriculture in the long term

% Since 1987, the radionuclide content of both plants and animals has been largely determined by the interaction between radionuclides and different soil components, as soil is the main reservoir of long lived radionuclides deposited on terrestrial ecosystems.  This process controls radionuclide availability [3.37, 3.38] for uptake into plants and animals and also influences radionuclide migration down the soil column.

3.3.4. 長期間に渡る農業への影響
１９８７年以降になると、主に各土壌成分と放射性元素との相互作用が、農作物や家畜の放射能汚染を左右した。というのも、陸地の生態系の場合、半減期の長い放射性元素が残りやすい場所といえば、先ず土壌だからである。各土壌成分と放射性元素との相互作用は、どの放射性元素が、どの程度土壌から農作物や家畜へ吸収されるのかを決め[3.37, 3.38]、放射性元素の土壌内での移動・浸透にも影響を与える。
% 3.3.4.1. Physicochemistry of radionuclides in the soil plant system

% Plants take up nutrients and pollutants from the soil solution.  The activity concentration of radionuclides in the soil solution is the result of physicochemical interactions with the soil matrix, of which competitive ion exchange is the dominant mechanism.  The concentration and composition of the major and competitive elements present in the soil are thus of prime importance for determining the radionuclide distribution between the soil and the soil solution.  Many data obtained after the Chernobyl accident demonstrate that the amount and nature of clay minerals present in soil are key factors in determining radioecological sensitivity with regard to radiocaesium.  These features are crucially important for understanding radiocaesium behaviour, especially in areas distant from the Chernobyl nuclear power plant, where 137Cs was initially deposited mainly in condensed, water soluble forms.

3.3.4.1. 土壌から農作物へ放射性元素が吸収される物理的・化学的メカニズム
植物は土壌溶液（soil solution）から栄養と汚染元素を吸い上げる【訳注：土壌溶液とは、土壌から栄養が溶け込んだ水の事で、これを根が吸い上げる】。土壌溶液中の放射能濃度は、土壌成分（soil matrix）の水への溶け出しによって決まり、溶け出しの際に複数のイオンの物理プロセス・化学プロセスが競い合っている【訳注：例えばセシウムとカリウムとナトリウムの化学的性質が似ているので、土壌から土壌溶液に溶け出す溶解濃度は、３つ合わせて概ね一定値となる。従って、カリウムやナトリウムの溶解濃度が高まれば、セシウムの溶解濃度は低くなる。この関係を競合元素という。ちなみに、これらの元素は土壌溶液へは陽イオンとして溶け出す。以下の本文はその説明】。主な競合元素の土壌中の組成と濃度は、土壌から放射性元素がどれだけ土壌溶液に溶け出すかを決める上で鍵となる。更に、チェルノブイリ事故後の多くのデータから、土壌中の粘土ミネラル（clay minerals）の種類と量が、放射性セシウムの生態系への二次汚染を左右する事も分かっている。これらの特徴は、放射性セシウムの振る舞い、とりわけチェルノブイリ原発から遠く離れた土地での振る舞いを理解するのに非常に重要である。遠隔地では、放射性セシウム（137Cs）汚染は水に溶けやすい形で起こり、それが高濃度で地面にへばりついた【訳注：遠いところの汚染は主に降雨に伴われるが、雨滴によって運ばれるような放射性元素というのは、その段階で水に溶けやすい形（化学結合や大きさ：3.1.2節参照）になっており、さらに雨の勢いに乗って地面に圧縮されてへばりついていた。これをウエット汚染と呼び、風や拡散によるソフトなドライ汚染と区別している】。
% Close to the nuclear power plant, radionuclides were deposited in a matrix of fuel particles that have slowly dissolved with time; this process is not complete today.  The more significant factors influencing the fuel particle dissolution rate in soil are the acidity of the soil solution and the physicochemical properties of the particles (notably the degree of oxidization) (see Fig. 3.17).  In a low pH of pH4, the time taken for 50% dissolution of particles was about one year, whereas for a higher pH of pH7 up to 14 years were needed [3.39.3.41].  Thus in acid soils most of the fuel particles have already dissolved.  In neutral soils, the amount of mobile 90Sr released from the fuel particles is now increasing, and this will continue over the next 10.20 years.

原発に近い土地では、放射性元素は燃料粒子の塊に含まれた形になっていて、それが分解して放射性元素が外に出るまでに（そして土壌に染み込むまでに）時間がかかる（3.1.2節参照）。現に、このプロセスが未だに終わっていない。燃料粒子がどのくらいの早さで分解して土壌に染み込むかを決めるのは、主に土壌溶液の酸性度pHと、燃料粒子の物理的・化学的特性（特に酸化度）である（3.17図参照）。pH=4の酸性土壌では、約１年で粒子の半分が腐食分解したが、pH=7の中性土壌では14年かかった [3.39.3.41]。したがって、酸性土壌ではほとんどの燃料粒子が既に分解して土壌に染み込んでいる。中性土壌だと、燃料粒子の分解によって出てくるストロンチウム90の量は増加中で、増加は今後10～20年に続く見込みである。
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% In addition to soil minerals, microorganisms can significantly influence the fate of radionuclides in soils [3.42, 3.43].  They can interact with minerals and organic matter and consequently affect the bioavailability of radionuclides.  In the specific case of mycorrhizal fungi, soil microorganisms may even act as a carrier, transporting radionuclides from the soil solution to the associated plant.

土壌中のミネラル（カリウム等の栄養素）だけでなく、微生物も土壌中の放射性元素の二次汚染を左右する事がある[3.42および3.43]。 微生物はミネラルや未分解有機物（落ち葉や死骸）と作用して、放射性元素の動植物への吸収量をも変える事がある。菌根類（植物の根に共生する菌類）のよう特殊な土壌微生物だと、寄生元の植物が土壌溶液から放射性元素を吸収するのを促進する場合もある。
% A traditional approach of characterizing the mobility and bioavailability of a radioactive contaminant in soil is by applying sequential extraction techniques.  A number of experimental protocols have been developed that use a sequence of progressively aggressive chemicals, each of which is assumed to selectively leach a fraction of the contaminant bound to a specific soil constituent.  An example of the results available from this procedure is presented in Fig. 3.18, which shows that a much higher proportion of radiocaesium was fixed in the soil than of radiostrontium.  The selectivity and reproducibility of chemical extraction procedures varies and therefore often should be considered to give only qualitative estimates of bioavailability.

放射性元素の土壌からの動植物への二次汚染の難易やその度合いは、連続抽出法（sequential extraction）で調べるのが昔からの方法である。この方法は連鎖反応しやすい化学物質を対象の土壌に続けてぶっつけるというもので、数多くの実験手法が開発されている。使用する化学物質は、いずれも、放射性元素と土壌各成分との化学的・静電的結合を、結合ごとに切り離すような物質である。この手法による結果の一例を図3.18に示す。この図によると、放射性ストロンチウムより放射性セシウムのほうが土壌に固定されやすい【訳注：逆に言えばストロンチウム９０のほうが植物に吸収されやすく危険である】。上記の化学的な抽出法は対象土壌ごとに適性があり、土壌によっては必ずしも同じ数値は出て来ない。ゆえに、この手法で出来るのは二次汚染の起こりやすさの推定までであり、具体的な数値までは出せない。
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% By use of sequential extraction techniques, the fraction of exchangeable 137Cs was found to decrease by a factor of three to five within a decade after 1986 [3.44, 3.45].  This time trend, which resulted in a reduction of plant contamination, may be due to progressive fixation of radiocaesium in interlayer positions of clay minerals and to its slow diffusion and binding to the frayed edge sites of clay minerals.  This process reduces the exchangeability of radiocaesium so that is not then available to enter the soil solution from which plants take up most of the radiocaesium via the roots.  For 90Sr an increase with time of the exchangeable fraction has been observed, which is attributed to the leaching of the fuel particles [3.39].

連続抽出法（sequential extraction）で土壌を調べた結果、１９８６年の事故から１０年で、汚染セシウム137のうちの二次汚染しやすい分は、３分の１～５分の１に減ったことが分かった【訳注：セシウム１３７の量そのものでなく、そのうちの植物に吸収されやすい部分だけを指すが、それでもセシウムの半減期（約３０年）に比べると、極めて速い減少といえる】。この減少により農作物汚染も減少するが、ここまで急速に減少した理由として２つの可能性として挙げられている。ひとつは、放射性セシウムが粘土ミネラル（clay minerals）の層の間に次々に挟まって固定されたのではないか、というもので、もう一つは、放射性セシウムがゆっくり拡散して、粘土ミネラル（clay minerals）の複雑な先端部に結合した、というものである【訳注：粘土ミネラルがある場合、栄養となる元素はミネラルと電気的に結合して、根からの積極的な作用（負イオンとか）がないと、簡単にはミネラルから離れて溶け出さない。この結合が強まると根からの作用も効かなくなる】。放射性セシウムのこのような土壌への結合は、逆に言えば土壌溶液に溶け難いことを意味し、そのまま農作物への吸収が難しくなる事を意味する。そういう意味で、二次汚染し難くなる。ストロンチウム90は逆で、二次汚染を起こす率が年々増えている。これは燃料粒子の分解によってストロンチウム90が独立して土壌に入ってきた為と考えられる。
% 3.3.4.2. Migration of radionuclides in soil

% The vertical migration of radionuclides down the soil column can be caused by various transport mechanisms, including convection, dispersion, diffusion and biological mixing.  Root uptake of radionuclides into plants is correlated with vertical migration.  Typically, the rate of movement of radionuclides varies with soil type and physicochemical form.  As an example, Fig. 3.19 shows the change with time of the depth distributions of 90Sr and 137Cs measured in the Gomel region of Belarus.  Although there has been a significant downward migration of both radionuclides, much of the radionuclide activity has remained within the rooting zone of plants.  At such sites, where contamination occurred through atmospheric deposition, there is a low risk of radionuclide migration to groundwater.

3.3.4.2. 土壌中の放射性元素の移動
放射性元素は土壌中を下向きに浸透していく。そのメカニズムとして、対流、分散、拡散および生物的な混合などが考えられる。放射性元素の根からの吸収の度合いは、土壌中の放射性元素がどのくらい速く下向きに浸透していくかと相関している。普通、放射性元素の地下での浸透の速さは、土壌の種類とその物理的・化学的な形態によって異なる。例として、図3.19にベラルーシ、ゴメリ州（Gome）で測定された、ストロンチウム90とセシウム137の深さ分布の時間変化（１９８７年と２０００年の違い）を示す。両方の放射性元素とも、土壌のかなり深くまで浸透したが、それでも大部分は農作物が根をはる範囲内に留まり、それ以上深くまで潜っていない。一方、放射能汚染が大気経由の土地では、低いながらも地下水への二次汚染のリスクがある。
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% The rate of downward migration in different types of soil varies for radiocaesium and radiostrontium.  Low rates of 90Sr vertical migration are observed in peat soils, whereas 137Cs migrates at the highest rate in these (highly organic) soils, but moves much more slowly in soddy podzolic sandy soils.  In dry meadows, the migration of 137Cs below the root-containing zone (0-10 cm) was hardly detectable in the ten years after the fallout deposition.  Thus the contribution of vertical migration to the decrease of 137Cs activity concentrations in the root-containing zone of mineral soils is negligible.  In contrast, in wet meadows and in peatland, downward migration can be an important factor in reducing the availability of 137Cs for plants [3.48].

土壌が異なると、放射性セシウムや放射性ストロンチウムの下向きの浸透速度も違ってくる。泥炭土（peat soil）では、ストロンチウム90はゆっくりとしか下向き浸透しないが、セシウム137の下向き浸透となると、これらの（未分解有機質の多い）土壌で最も速くなる。もっとも、ポドゾル風の砂質土（soddy podozolic sandy soils）だと、そこまで速くはならない【訳注：ポドゾルは、肥沃度は極めて低い冷帯森林土で、腐植層の直下に灰白色の酸性の砂質土がある構造になっている。soddyは芝生っぽいという意味だが、常に一緒にでてくるので訳出しなかった】。乾燥した牧草地のセシウム137汚染は、根をはっている土層(0～10cm)より深い土壌では、事故１０年間ほとんど検知できなかった。したがって、農作物が根をはっているミネラル層では、放射性元素の下向き浸透は、セシウム137放射能の減少にほとんど寄与しない。対照的に、湿潤な牧草地や泥炭地帯では、放射性元素の下向き浸透は重要で、これにより根の張っている土層でのセシウム137放射能が減少して、農作物を二次汚染する量も減る[3.48]。
% The higher rates of 90Sr vertical migration are observed in low humified sandy soil (Fig. 3.20), soddy podzolic sandy soil and sandy loam soil with an organic content of less than 1% [3.27].  Generally, the highest rate of 90Sr vertical migration occurs where there are completely non-equilibrium soil conditions.  This occurs in the floodplains of rivers, where the soil is not structurally formed (light humified sands), in arable lands in a non-equilibrium state and in soils in which the organic layers have been removed, for example at sites of forest fires and sites with deposited sand with a low content of organic matter (<1%).  In such conditions there is a high rate of radiostrontium vertical migration to groundwater with convective moisture flow, and high activity levels can occur in localized soil zones.  Thus the spatial distribution of 90Sr can be particularly heterogeneous in soils in which there have been changes in sorption properties.

ストロンチウム90の場合は次の３種の砂質土で素早く下向きに浸透する(図3.20)[3.27]：低腐植砂質土（low humified sandy soil＝要するに痩せた砂地）、ポドゾル風の砂質土（soddy podzolic sandy soil）、有機物が1%未満のローム砂質土（sandy loam soil）。一般に、ストロンチウム90は、全くの未熟性土壌（non-equilibrium soil）で下向きに急浸透する。未熟性土壌は、川の氾濫原の土壌構造そのものが出来ていないところ(低腐植の砂の状態)や、歴史の浅い耕作地、有機層が喪失した土地などに見られる。最後に述べた有機層の喪失した例には、山火事跡地や低有機質（＜1%）の砂が溜まったところ（河原とか）がある。そのような条件では、放射性ストロンチウムが水蒸気に乗って地下水に届くほど深く浸透したり、特定の土層だけ極端に放射能の高くなる場合がある。こうして、土壌中のストロンチウム90の垂直分布は非常に偏る事があり、そういう土壌ではストロンチウムの吸着特性が変化してきた【訳注：原文のロジックに省略があり、後半部で著者の言いたい事が分からない】。
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% Agricultural practices have a major impact on radionuclide behaviour.  Depending on the type of soil tillage and on the tools used, a mechanical redistribution of radionuclides in the soil may occur.  In arable soils, radionuclides are distributed fairly uniformly down the whole depth of the tilled layer.

農作業は、放射性元素の二次汚染に大きく影響する。耕すやり方や使用される農機具にもよるが、耕耘とは土壌を混ぜ返すことであって、結果的に放射性元素の垂直分布が変えられる。耕作地では、放射性元素は、耕された深さまでかなり一様に分布する【訳注：樹木と違って野菜や穀類は根の殆どが浅い所にしか伸びないので、そこでの汚染だけが問題になる。だから汚染物質が深く潜ると二次汚染が減る。詳しくは3.3.4.4節を参照】。
% The lateral redistribution of radionuclides in catchments, which can be caused by both water and wind erosion, is significantly less than their vertical migration into the soil and the underlying geological layers [3.27].  The type and density of plant cover may significantly affect erosion rates.  Depending on the intensity of erosive processes, the content of radionuclides in the arable layer on flat land with small slopes may vary by up to 75% [3.49].

放射性元素は下向きに浸透するだけでなく、集水地では横向きにも移動する（概ね風や水流に乗って流される）。ただし、下向きの浸透に比べると水平方向の放射性元素の移動は遥かに遅い[3.27]【訳注：これは雨の少ない大陸内部の話なので、雨が多く風の強い日本で成り立つがどうかがは不明】。土壌の浸食【それに伴って放射性元素も移動する】は、植物の種類と、繁茂の度合いによっても大きく変わると思われる。おおむね平坦な畑の場合、土壌の浸食の速さが違うと、耕作層（耕す部分）に含まれる放射性元素の量も、最大７５％ほど違ってくる[3.49]。
% 3.3.4.3. Radionuclide transfer from soil to crops

% The uptake of radionuclides, as well as of other trace elements, by plant roots is a competitive process [3.50].  For radiocaesium and radiostrontium the main competing elements are potassium and calcium, respectively.  The major processes influencing radionuclide transport processes within the rooting zone are schematically represented in Fig. 3.21, although the relative importance of each component varies with the radionuclide and soil type.

3.3.4.3. 土壌から農作物への放射性元素の吸収
根からの放射性元素の吸収は、他のマイナーな栄養素（trace elements）の吸収と同じく、類似元素で競合する[3.50]【訳注：マイナーな栄養素の例にビタミン類がある】。放射性セシウムと主に競合するのはカリウムで、放射性ストロンチウムと主に競合するのはカルシウムである【訳注：3.3.4.1節の土壌溶液への溶け出しの場合と同じ】。根を張る土層【訳注：果樹以外の農作物だと非常に浅い層】から放射性元素が植物に吸収される訳だが、それに影響を与えるプロセスがいくつかある。その主なものを図3.21に模式的に示す。ただし、各プロセスのうち、どれが一番効くかについては、放射性元素の種類と土壌の種類によって異なる。
%%%%%%%%% 図3.21 %%%%%%%%%

% The fraction of deposited radionuclides taken up by plant roots differs by orders of magnitude, depending primarily on soil type.  For radiocaesium and radiostrontium, the radioecological sensitivity of soils can be broadly divided into the categories listed in Table 3.5.  For all soils and plant species, the root uptake of plutonium is negligible compared with the direct contamination of leaves via rain splash or resuspension.

土壌中の放射性元素が、どのくらいの（量的な）割合で植物の根から吸収されるかは、土壌の種類によって桁違いに異なってくる。放射性セシウムや放射性ストロンチウムが土壌中でどのていど二次汚染を引き起こしやすいか（radioecological sensitivity）は、表3.5に示された分類に大雑把に分けられる。すべての土壌と植物で、プルトニウムの根から吸収は、雨滴の衝突や跳ね返りによる直接的な葉の汚染に比べて無視できるほどに少ない。
% TABLE 3.5. CLASSIFICATION OF RADIOECOLOGICAL SENSITIVITY FOR SOIL-PLANT TRANSFER OF RADIOCAESIUM AND RADIOSTRONTIUM

%%%%%%%%% 表3.5 %%%%%%%%%

表3.5． 放射性セシウムや放射性ストロンチウムが土壌から植物へどのくらい吸収されやすいか（radioecological sensitivity）を土壌の種類ごとに分類・説明したもの
% Transfer from soil to plants is commonly quantified using either the transfer factor (TF, dimensionless, equal to plant activity concentration, Bq/kg, divided by soil activity concentration, Bq/kg) or the aggregated transfer coefficient (Tag, m2/kg, equal to plant activity concentration, Bq/kg, divided by activity deposition on soil, Bq/m2).

土壌から植物へ放射性元素の吸収の程度を数字で示すのが移行係数である。これには２種類あるが、いずれも植物の汚染（１キログラム当たりの放射能値：ベクレル）を土壌汚染で割ったもので、分母にあたる土壌汚染の表記が土壌１キログラムあたりの放射能値：ベクレル（Bq/kg）の場合を移行係数（transfer factor: TF）と呼び、面積１平方メートル当たりの放射能値ベクレル（Bq/m^2）の場合を面移行係数（aggregated transfer coefficient: Tag）と呼ぶ。単位は、重量移行係数が[(Bq/kg)/(Bq/kg)]で無次元であり、面移行係数が[(Bq/kg)/(Bq/m^2)]=[m^2/kg]である【訳注：農水省のホームページ（3.3節の冒頭の訳注）に出ているのは重量移行係数であるのにたいし、この報告書では使われているのは面移行係数なので、混同されないように】。
% The highest 137Cs uptake by roots from soil to plants occurs in peaty, boggy soils, and is one to two orders of magnitude higher than in sandy soils; this uptake often exceeds that of plants grown on fertile agricultural soils by more than three orders of magnitude.  The high radiocaesium uptake from peaty soils became important after the Chernobyl accident because in many European countries such soils are vegetated by natural unmanaged grassland used for the grazing of ruminants and the production of hay.

セシウム137の土壌から植物への根を通じた吸収（二次汚染）は、泥炭泥土（peaty, boggy soils）が最悪で、その効率（移行係数）は砂質土（sandy soils）に比べて１～２桁、肥沃な農地に生育した農作物に比べると３桁以上も高い。泥炭土（peaty soils）から植物への放射性セシウムの吸収の高さは、チェルノブイリ事故後に問題になった。というのも、ヨーロッパの多くの国で、この手の土壌をもった土地は自然な草原になっており、余り管理されないままに、反芻動物の放牧や干草の生産に使用されているためである。
% The amount of radiocaesium in agricultural products in the medium to long term depends not only on the density of contamination but also on the soil type, moisture regime, texture, agrochemical properties and plant species.  Agricultural activity often reduces the transfer of radionuclides from soil to plants by physical dilution (e.g. ploughing) or by adding competitive elements (e.g. fertilizing).  There are also differences in radionuclide uptake between plant species.  Although among species variations in uptake may exceed one or more orders of magnitude for radiocaesium, the impact of differing radioecological sensitivities of soils is often more important in explaining the spatial variation in transfer in agricultural systems.

農産物の放射性セシウム汚染は、中長期的には土壌の汚染濃度だけではなく、土壌の種類、水分の含み具合、土壌構造（texture）、農芸化学的性質（agrochemical properties：土壌や植物の化学的性質の事）、植物の種類に依存する。農業という人間が手を加える行為によって、土壌から農産品への放射能の二次汚染を減らす事が出来る。その柱は、耕耘機等で土壌を混ぜ返す事と、放射性元素の競合元素【上記のカリウムなど】を施肥する事である（4.3節参照）。植物の種類によっても、放射性元素の吸収の度合い（上記の移行係数）が異なる。植物の種類による二次汚染の違いは、放射性セシウムで１桁以上もあるが、農作物の地域別データを調べると、現実問題としては植物の種類よりも土壌の性質（表3.5）の方が、植物への二次汚染に影響を与えていると考えられる。
% The influence of other factors that have been reported to influence plant root uptake of radionuclides (e.g. soil moisture) is less clear or may be explained by the basic mechanisms discussed above; for example, the accumulation of radiocaesium in crops and pastures is related to soil texture.  In sandy soils the uptake of radiocaesium by plants is approximately twice as high as in loam soils, but this effect is mainly due to the lower concentrations of its main competing element, potassium, in sand.

放射性元素の根からの吸収に影響を与えそうな要因は他にもあるが（例えば土壌の水分など）、報告されている例をみる限り、本当に放射性元素の吸収に影響を与えているのか分からないか、さもなくば、今説明した基本メカニズムで説明できる【訳注：相関があるからといって、そこに因果関係があるとは限らないし、因果関係があったからといっても、直接的な関係でなく間接的な関係である事が多い】。例えば、農作物や牧草への放射性セシウムの吸収量は、土壌構造と関係している。また、植物への放射性セシウムの吸収は、比較的痩せた砂質土（sandy soils）では比較的肥えたローム土壌（loam soils）の２倍近くになるが、この差の主な理由は、カリウム等の競合元素が砂地で少ない事にある。
% The main process controlling the root uptake of radiocaesium into plants is the interaction between the soil matrix and solution, which depends primarily on the cation exchange capacity of the soil.  For mineral soils this is influenced by the concentrations and types of clay minerals and the concentrations of competitive major cations, especially potassium and ammonium.  Examples of these relationships are shown in Fig. 3.22 for both radiocaesium and radiostrontium.  The modelling of soil solution physicochemistry, which takes account of these major factors, enables prediction of the root uptake of both radionuclides [3.51, 3.52].

放射性セシウムの根からの吸収を決定的に左右するのは、土壌成分（soil matrix）と土壌溶液の間での相互作用であり、これを決めるのは主に各土壌の陽イオン交換度（cation exchange capacity）である。ミネラル質の肥えた土壌では、相互作用は粘土ミネラル（clay minerals）の種類と濃度、カリウムイオン（K+）やアンモニウムイオン（NH4+）などの主な競合イオンの濃度に影響される【訳注：競合イオンは競合元素と同じく、放射性元素と化学的性質が似ていて、二次汚染の際に一方が増えればもう一方が減る関係にあるもの】。これらの関係（土壌と競合元素と根からの二次汚染の関係）を示す例を、放射性セシウム（競合元素はカリウム）と放射性ストロンチウム（競合元素はカルシウム）の両方について図3.22に示す。これらの主要因を考慮して、土壌溶液の理化学モデルが作られる。このモデルを使えば、両方の放射性元素の根からの吸収量が推定できる[3.51、3.52]。
%%%%%%%%% 図3.22 %%%%%%%%%

% Thus differences in radioecological sensitivities of soils explain why in some areas of low deposition high concentrations of radiocaesium are found in plants and mushrooms harvested from seminatural ecosystems and, conversely, why areas of high deposition can show only low to moderate concentrations of radiocaesium in plants.  This is illustrated in Fig. 3.23, in which the variability in activity concentrations of radiocaesium and radiostrontium in plants is shown for a normalized concentration in soil.

土壌からの放射能二次汚染の難易（radioecological sensitivities）が土壌ごとに異なるという事実は、低汚染地域で放射性セシウムに汚染された農作物や自生茸（自然林などに生えている茸）が見つかったり、高汚染地域で余り汚染されていない農作物が育ったりした事実を説明できる。この、一件矛盾した様子を示すため、図3.23では、農作物中の放射性セシウムと放射性ストロンチウムの放射能を、異なる土壌ごとに示した。ここで示しているのは、土壌の汚染が一定であった場合に均したものであり、要するに前に述べた面移行係数と同じものである。
%%%%%%%%% 図3.23 %%%%%%%%%

% 3.3.4.4. Dynamics of radionuclide transfer to crops

% In 1986 the 137Cs content in plants, which was at its maximum in that year, was primarily determined by aerial contamination.  During the first post-accident year (1987), the 137Cs content in plants dropped by a factor of three to one hundred (depending on soil type) as roots became the dominant contamination route.

3.3.4.4. 農作物への放射能二次汚染の起こり方
農作物のセシウム137放射能汚染は、事故の起こった１９８６年に最大となったが、この時は、大気中の放射性物質が直接植物に吸着したのが主な原因である。事故翌年（１９８７年）になると植物の根からの吸収が主要な汚染ルートとなったため、農作物の放射性セシウム（137Cs）汚染は、３分の１～１００分の１に低下した。低下率に大きなバラツキがあるのは土壌の種類が違うためである。
% For meadow plants in the first years after deposition, 137Cs behaviour was considerably influenced by the radionuclide distribution between soil and mat.  In this period, 137Cs uptake from mat significantly exceeded (up to eight times) that from soil.  Further, as a result of mat decomposition and radionuclide transfer to soil, the contribution of mat decreased rapidly, and in the fifth year after the deposition it did not exceed 6% for automorphous soils and 11% for hydromorphous soils [3.41].

土壌が汚染されてからの数年間、牧草への放射性セシウム（137Cs）二次汚染は、土壌と落葉層の間で放射性元素がどのように分布したかに大きく左右された。この期間、放射性セシウム（137Cs）の牧草への吸収は、落葉層からの吸収が圧倒的で、土壌からの吸収量の8倍に達した【訳注：落葉層には無機カリウムが少ないので、吸収量だけでなく吸収の効率（移行係数）も高くなる。図3.25のところで再説明する】。落葉層の分解に伴う、放射性元素の土壌への移動の結果、落葉層の影響は急速に低下した。事故から５年も経つと、植物への二次汚染の際の落葉層の寄与は、自成土（automorphous soils）で６％、半水成土（hydromorphous soils）で１１％以下となった【訳注：自成土とは土壌形成の際に関わってくる水分の殆どが降水によるもので、半水成土とは、土壌形成の際に関わってくる水分が降水だけでなく地下水や地表水からも供給するもの。後者の典型的な例が三角州土壌】。
% In most soils the transfer rate of 137Cs to plants has continued to decrease since 1987, although the rate of decrease has slowed, as can be seen from Fig. 3.24 [3.55].  A decrease with time similar to that shown in Fig. 3.24 has been observed in many studies of plant root uptake in different crops, as can be seen in Figs 3.25 and 3.26 for cereals and natural grasses, respectively, growing in two different soil types [3.56].  Two experimental points for chernozem soil (18 and 20 years) were obtained from the measurements made in 1980-1985 (i.e. after 137Cs global fallout and before the Chernobyl accident) (Fig. 3.25).  Values of 137Cs TFs for cereals as well as for potato and cow's milk obtained about 20 years following global fallout do not differ significantly from those observed eight to nine years and later after the Chernobyl fallout in remote areas with dominant sandy, sandy loam and chernozem soils [3.56, 3.57].

放射性セシウム（137Cs）の植物への面移行係数は、ほとんどの土壌で１９８７年以降ずっと低下し続けている。ただし、低下率は図3.24にも示されるように次第に緩慢になっている　[3.55]。図3.24にも示されるような『数年の急減少の後の下げ止まり』は、他の農作物でもみられ、その例として、図3.25と図3.26に、２種の土壌で育てた穀類と野草について示す[3.56]【訳注：ここで出されている大陸型黒土（chernozem soil）は、冷帯地方の肥沃な中性腐植土のことで、日本の黒土と違うものの、肥沃という点では変わらない】。尚、図3.25の図中で、１８年目の青印と２０年目の青印（大陸型黒土（chernozem soil）に対応）は、１８年目／２０年目の測定データではなく、事故の前の1980～1985年に行われた測定値を比較対象として加えたものである【訳注：事故後のデータから得た減衰曲線の２０年目付近の値が、事故前の値と同じという事から、少なくとも面移行係数が事故前の値になった事が推定出来る。逆に言えば、落葉層からの栄養吸収が盛んだった時期～事故後５年くらいまでは、土壌汚染から推定される農作物の汚染は、最悪１０倍以上悪かった事になり、いかに落葉・枯葉の対策が大切かをも示唆している】。図3.24～図3.26に示すように、放射性セシウム（137Cs）の穀物（図3.25）、ジャガイモ（図3.24）、牛乳などのミルク（正確には牧草：図3.26）への面移行係数は、原発から数百キロ離れた地域の、砂質土（sandy soil）、砂質ローム土（sandy loam soil）、大陸型黒土（chernozem soil）で、事故後２０年近く測定されている。それによると、事故後８～９年で吸収の効率（移行係数）は下げ止まりになり、その後はほとんど変わっていない　[3.56, 3.57]【訳注：８～９年かかって、やっと落葉層の影響が小さくなって、二次汚染の殆どが土壌からになった】。
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% The difference between Tag values relevant to cereals grown on fertilized soil is much lower than the difference for natural grasses.

一方、施肥された土壌で栽培された穀物間の面移行係数の違いは、痩せた土地で育つ雑草（牧草）間の面移行係数の違いよりもはるかに小さい。
% For the transfer of radiocaesium from soil to plants, a decrease with time is likely to reflect: (a) physical radionuclide decay; (b) the downward migration of the radionuclide out of the rooting zone; and (c) physicochemical interactions with the soil matrix that result in decreasing bioavailability.

放射性セシウムの土壌から農作物への吸収の年次減少には、次の原因が考えられる。
(a) 放射性崩壊（いわゆる半減期に従う減衰）による放射性元素そのものの減少。
(b) 植物の根が張る層より深い土層への放射性元素の移動・浸透。
(c) 土壌成分との物理的・化学的な作用の変化に伴う、二次汚染の効率の変化【既に述べられているように、カリウムのような競合元素の増減とか、燃料粒子の腐食に伴う放射性元素の土壌への移動とか、放射性元素と土壌分子との化学結合・イオン結合の変化など】。
% In many soils, the ecological half-lives of the plant root uptake of radiocaesium can be characterized by two components: (a) a relatively fast decrease, with a half-life between 0.7 and 1.8 years, dominating for the first four to six years, leading to a reduction of concentration in plants by about an order of magnitude compared with 1987;  and (b) a slower decrease with a half-life of between seven and 60 years [3.45, 3.55, 3.57, 3.58].  The dynamics of the decrease of 137Cs availability in the soil-plant system are considerably influenced by soil properties, and as a result the rates of decreasing 137Cs uptake by plants can differ by a factor of three to five [3.41].  Some caution should be exercised, however, in generalizing these observations, because some data indicate almost no decrease in the root uptake of radiocaesium with time beyond the first four to six years, which suggests that there is no reduction in bioavailability in soil within the time period of observation.  Furthermore, the prediction of ecological half-lives that exceed the period of observation can be highly uncertain.  The Years after fallout application of countermeasures aimed at reducing the concentration of radiocesium in plants will also modify the ecological half-time.

植物の根による放射性セシウムの吸収は、多くの土壌で時間と共に吸収し難くなっていくが、その減り方はデータによれば２段階に分かれる。
(A)放射能汚染後４～６年間の比較的速い減少（0.7年～1.8年で半減）で、１９８７年から数年間で農作物中の放射能濃度が一桁近く落ちる。
(B)その後のゆっくりした減少（半減するのに７年以上かかる）[3.45、3.55、3.57、3.58]。
土壌から農作物への放射性セシウム（137Cs）の吸収（吸収量でなく効率＝移行係数の方）が実際にどのように減少していくかは、土壌の性質に大きく左右され、移行係数の減少速度は、植物により３～５倍も異なり得る[3.41]。なお、(B)に関しては、事故後４～６年で完全に下げ止まりになってしまっているデータも存在するから、(A)と特に(B)を一般化するのは危険である【訳注：図3.25と図3.26はまさしく下げ止まりの例である】。そもそも、複雑系である生態学の問題で、測定期間よりもはるかに長い減衰時間をもつ現象というのは、変動が測定誤差に埋もれるのが普通で、今の場合も本当に減衰しているのか下げ止まりになっているのか結論できない【訳注：(B)の文とこの文は異なる著者によって書かれたと思われる。ちなみに(B)の原文には７～６０年とあるが、単純な核物理でなく農学のような複雑系の問題で、僅か２０年のデータで、確固した理論もなく６０年スケールという減衰を議論するのは、不毛な数字の遊びに近いので省略した】。一方、事故後長年に渡って実施された放射能対策で、農作物への二次汚染が減っている。したがって、(A)や(B)に出て来る数字も、放射能対策による二次汚染の減少の効果が多分に入っている。
% Compared with radiocaesium, the uptake of 90Sr by plants has usually not shown such a marked decrease with time.  In the areas close to the Chernobyl nuclear power plant, the gradual dissolution of fuel particles has enhanced the bioavailability of 90Sr, and therefore there has been an increase with time in 90Sr uptake by plants (Fig. 3.27 [3.39]).

植物への放射性ストロンチウム（90Sr）の吸収の効率（移行係数）は、放射性セシウムほどには急に減少していない。チェルノブイリ原発に近い地域では、燃料粒子が【土壌の酸化効果で】徐々に分解し、内部の90Srが土壌に出て行って次第に二次汚染を起こし易くなった。それに伴い、植物による90Srの吸収も年々増えている（図3.27参照）[3.39]。
%%%%%%%%% 図3.27 %%%%%%%%%

% In remote areas, where strontium radionuclides were predominantly deposited in condensed form and in lesser amounts as fine dispersed fuel particles, the dynamics of long term transfer of 90Sr toplants were similar to those of radiocaesium, but with different ecological half-lives for plant root uptake.  This difference is associated with various mechanisms of soil transfer for these two elements.  The fixation of strontium by soil components depends less on the clay content of the soil than that of caesium (see Table 3.5).  More generally, the values of 90Sr transfer parameters from soil to plants depend less on the soil properties than the transfer parameters for radiocaesium [3.37].  An example of the time dependence of 90Sr uptake by plants is given in Fig. 3.28 [3.56].

原発から数百キロ離れた地域では、放射性ストロンチウム（90Sr）は、雨によって地面に叩き付けれられた為に、主に表層にへばりついており、風などで運ばれた燃料粒子（その中に放射性ストロンチウムがある）起源の放射性ストロンチウムは量としては少ない。それゆえ、この地域での植物によるストロンチウム90Srの吸収の効率（移行係数）は、放射性セシウムの移行係数と同様に長期減衰を見せたが、それでも、その減衰速度は全く違う　（図3.28参照）。この違いは、土壌内での、これらの２つの元素の移動メカニズムの違いから来ていると思われる【訳注：セシウムの方が土壌を構成する分子と結合しやすいという事が下記3.3.4.5節の後半に書いてある】。ストロンチウムと土壌との結合は、セシウムと土壌との結合ほどには土壌の粘土含有量に左右されない（表3.5参照）。そればかりでなく、より一般的に、土壌から植物への放射性ストロンチウム（90Sr）の移行係数は、放射性セシウムの移行係数ほどには土壌の特性に依存しないとまで言える[3.37]。植物への放射性ストロンチウム（90Sr）の吸収係数が時間と共にどう減って行ったか図3.28に例示する[3.56]。
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% 3.3.4.5. Radionuclide transfer to animals

% Animals take up radionuclides through contaminated forage and direct soil ingestion.  Milk and meat were major contributors to the internal radiation dose to humans after the Chernobyl accident, both in the short term, due to 131I, and in the long term, due to radiocaesium.  In intensively managed agricultural ecosystems, high levels of contamination of animal food products can be expected only for a few weeks, or at most a few months, after a pulse of fallout.  In these circumstances the extent of interception and retention on plant surfaces largely determines both the duration and the level of contamination of animal derived food products.  An exception is found where very high deposition occurs or where plant uptake is high and sustained, both of which occurred in some areas after the Chernobyl accident.

3.3.4.5. 家畜への放射性元素の蓄積
家畜・牧畜類は、汚染された飼料を食べる事で放射性元素が蓄積する。
チェルノブイリ事故後の人体への内部被曝は、主に（牛乳などの）ミルクと肉が原因で、短期的には放射性ヨウ素（131I）が、長期的には放射性セシウムが最大の内部被曝源であった。もしも農業生態系が上手く危機管理出来ていれば、畜産物（ミルクを含む）の放射能汚染は、汚染後の２～３週間、最悪でも数ヶ月だけの高濃度汚染で済むと期待出来る【訳注：4.3.3節にもあるように、汚染された餌や水さえ飲食させなければ、新陳代謝で放射性元素のかなりの部分が抜ける】。従って、放射性ダストの降灰（フォールアウト）の際に、飼料作物（雑草を含む）の表面にどれだけ降り積もり、それがどのくらい作物表面にへばりついたままであるかが、畜産物の放射能汚染の酷さと期間を概ね決める。もっとも、放射能汚染の特に酷い土地とか、【土壌の性質等によって】植物への放射能二次汚染が起こりやすい土地では、事故後長い期間に渡って畜産物の放射能汚染の酷かった地域もある。
% The levels of radiocaesium in animal food products can be high and persist for a long time, even though the original deposition may not have been very high.  This is because: (a) soils often allow significant uptake of radiocaesium; (b) some plant species accumulate relatively high levels of radio-caesium, for example ericaceous speciesand fungi; and (c) areas with poor soils are often grazed by small ruminants, which accumulate higher caesium activity concentrations than larger ruminants [3.35].

放射性セシウムによる畜産物の二次汚染は、牧場の放射能汚染がそこまで酷くなくとも、高い値が長期間続くことがある【訳注：4.3節に農地に関する高汚染の目安があり、屠殺禁止となるほどに高い値が旧ソ連では１平方メートルあたり約５５万ベクレルとなっているから、ここで低汚染といっても相当な値である】。考えられる原因は以下の３つである。
(a)土壌の種類が、飼料植物への放射性セシウムの吸収の効率（移行係数）を高くするタイプである【例えば痩せた土地】。
(b)飼料植物の種類によっても、放射性セシウムの移行係数に差があり、放射性セシウムを吸収しやすい植物（例えばツツジ科植物や菌類)の多い牧場だと、それを食べる家畜も汚染されやすくなる。
(c)小さな反芻動物（羊とか）は大きな反芻動物（牛とか）よりも放射性セシウムを蓄積やすく、更に小さな反芻動物ほど痩せた土地に飼われやすい[3.35]。
% The contamination of animal products by radionuclides depends on their behaviour in the plant-soil system, the absorption rate and metabolic pathways in the animal and the rate of loss from the animal (principally in urine, faeces and milk).  Although absorption can occur through the skin and lungs, oral ingestion of radionuclides in feed, and subsequent absorption through the gut, is the major route of uptake of most radionuclides.  Absorption of most nutrients takes place in the rumen or the small intestine at rates that vary from almost negligible, in the case of actinides, to 100% for radioiodine, and varying from 60% to 100% for radiocaesium, depending on the form [3.31].

畜産物がどのくらい放射能で汚染されるかは、土壌から飼料作物への放射性セシウムの吸収（上記）の他に、動物への吸収・動物体内の代謝経路・動物からの排出（尿・糞便・乳など）が強く効いている。動物に蓄積される放射性元素は、多少は皮膚や肺から体内へ取り込むものの、そのほとんどは、餌として口から入り、消化器で吸収される。一般に大抵の栄養は第一胃や小腸で吸収される【訳注：吸収されるのはブドウ糖やアミノ酸などの高分子や水のような分子の事で、吸収の為に分解して胃壁や腸壁を通り抜けられる大きさにする。同じ原理で、放射性元素を含む分子も、それが十分に小さく分解されたら吸収されやすくなる。もちろん栄養分子のカリウムがセシウムが置き換わって、それが吸収されることもある】。その吸収率は栄養素（分子・高分子）によってバラツキが大きく、例えばアクチノイド系（actinides：原子番号８９～１０３の重い元素で、要するに原発事故起源の放射性元素）の分子はほとんど吸収されないが、放射性ヨウ素はほぼ１００％吸収される。放射性セシウムの場合は、それがどういう形態や分子になっているかによって、６０％～１００％と吸収率に幅がある[3.31]。
% After absorption, radionuclides circulate in the blood.  Some accumulate in specific organs; for example, radioiodine accumulates in the thyroid, and many metal ions, including 144Ce, 106Ru and 110mAg, accumulate in the liver.  Actinides and especially radiostrontium tend to be deposited in the bone, whereas radiocaesium is distributed throughout the soft tissues [3.36, 3.37, 3.50, 3.59, 3.60].

吸収された放射性元素は血液に乗って循環し、一部は特定の臓器に蓄積する。例えば、放射性ヨウ素は甲状腺に蓄積し、放射性重金属の多く（セリウム：144-Ce、ルテニウム：106-Ru、銀同位体：110m-Agなど）がイオンの形で肝臓に蓄積する。アクチノイド系の放射性元素と、特に放射性ストロンチウムは、カルシウムと化学的性質が似ているので骨に沈着しやすく、放射性セシウムは軟組織（骨以外）全体に蓄積しやすい[3.36、3.37、3.50、3.59、3.60]。
% The transfer of radionuclides to animal products is often described by transfer coefficients defined as the equilibrium ratio between the radionuclide activity concentration in milk, meat or eggs divided by the daily dietary radionuclide intake.  Transfer coefficients for radioiodine and radio-caesium to milk, and for radiocaesium to meat, are generally lower for large animals such as cattle than for small animals such as sheep, goats and chickens.  The transfer of radiocaesium to meat is higher than that to milk.

どの畜産物がどれくらい二次汚染されやすいかの程度も、農作物の場合と同じように、吸収・蓄積の効率（蓄積効率）で数値化する事が多い。この単純蓄積効率（transfer coefficients：本訳では植物の場合と区別する為に蓄積と呼ぶ）は、（牛乳などの）ミルク、肉、卵中の放射性元素の濃度を、餌として口に入る放射性元素の毎日の摂取量で割った値で定義される。厳密には、毎日の摂取量を一定にして暫く時間がたった状態（動物から排出される放射能と動物が摂取する放射能がバランスするような状態）で測定する事になっている。放射性ヨウ素と放射性セシウムのミルクへの単純蓄積効率や、放射性セシウムの肉への単純蓄積効率は、羊、ヤギ、鶏などの小動物よりも、ウシなどの大型動物のほうが低いのが普通である【訳注：体重当たりの餌の量が小動物ほど多いからだと思われる】。また、放射性セシウムの肉への単純蓄積効率は、ミルクへの単純蓄積効率よりも高い【訳注：代謝時間が数日の牛乳の汚染が終わっても、肉の汚染（代謝時間が１～２ヶ月）は心配しなければならないという事である】。
% The long term time trend of radiocaesium contamination levels in meat and milk, an example of which is displayed in Fig. 3.29, follows that for vegetation and can be divided into two phases [3.55, 3.57, 3.58].  For the first four to six years after the deposition of the radiocaesium there was an initial fast decrease with an ecological half-life of between 0.8 and 1.2 years.  For later times, only a small decrease has been observed [3.55, 3.56].

放射性セシウムによる肉やミルクの汚染は長期的には次第に減少しているが、その減り方は、農作物の二次汚染と同様に、急減少期と下げ止まり期の２つの期間に分けられる [3.55、3.57、3.58]。その一例を図3.29に示す【訳注：農作物のときは吸収の効率（面移行係数）の変化のデータを示したが、ここでは汚染濃度そのもののデータであって、蓄積効率のデータではない】。放射能汚染後の４～６年間は0.8年～1.2年で半減という急減少を見せており、その後はほとんど変化していない[3.55、3.56]。
%%%%%%%%% 図3.29 %%%%%%%%%

% There are differing rates of 137Cs transfer to milk in areas with different soil types, as demonstrated over nearly two decades after the accident (Fig. 3.30) in milk from the Bryansk, Tula and Orel regions of the Russian Federation, where few countermeasures have been used.  The transfer of 137Cs to milk is illustrated using the Tag, which normalizes the data for different levels of soil contamination; this makes comparison among soil types easier.  The transfer to milk declines in the order peat bog > sandy and sandy loam > chernozem and grey forest soils.  Both the dynamics of 137Cs activity concentration in milk and its dependence on soil type are similar to those in natural grasses (see Fig. 3.26) sampled in areas where cattle graze.

土壌の種類によって、放射性セシウムの（牛乳などの）ミルクへの二次汚染の効率は異なる。この事はチェルノブイリ事故後、20年以上にわたるデータから確認された（図3.30）。このデータはロシアのブリャンスク州（Bryansk）、トゥーラ州（Tula）とオリョール州（Orel）の中でも、放射能対策があまり取られなかった地域のミルクを測定して得たものである【放射能対策の影響を分離するため】。放射性セシウム（137Cs）で汚染された牧草地で、ミルクがどのくらい汚染されるかは、面移行係数（Tag）を使って数値化できる【訳注：土地から農産品への二次汚染という意味では、植物の時と同じなので、同じ言葉を用いる。実際の汚染量は、土地の汚染の度合いと、この移行係数とを掛け合わせたものとなる】。これによって、畜産物の汚染の難易を、異なる土壌で比較できる。牛乳などのミルクへの面移行係数は、泥炭泥土（peat bog soils） > 砂質土および砂質ローム土（sandy loam soils） > 大陸型黒土（chernozem soils）と灰色森林土壌（grey forest soils）の順に少なくなる。ミルクの放射性セシウム（137Cs）汚染の変化は、牛の放牧地域での雑草の放射能汚染変化と同様の減り方をしており、また、ミルク汚染の土壌による違いも、雑草汚染の土壌による違いと似ている（図3.26を参照）。
%%%%%%%%% 図3.30 %%%%%%%%%

% Similar long term data are available for comparing the transfer of 137Cs to beef in the Russian Federation for different soil types.  They also show higher transfer in areas with sandy/sandy loam soils compared with chernozem soils (Fig. 3.31); there has been little decline in 137Cs transfer over the past decade.

ロシアの牛肉についても同様の長期データがあり、放射性セシウム137Csの牛肉への二次汚染の効率が土壌に種類によってどう違うかがわかる。それを図3.31に示す。このデータによると、砂質土（sandy soils）や砂質ローム土（sandy loam soils）の方が大陸型黒土（chernozem soils）よりも土壌から牧草を通じて牛がセシウムを取り込みやすい（面移行係数が高い）事が分かる。更にデータは、初めの数年の急減少が終わったあと、面移行係数が１０年以上もほとんど減っていない事も示している。
%%%%%%%%% 図3.31 %%%%%%%%%

% The long term dynamics of 90Sr in cow's milk sampled in Russian areas with dominant soddy podzolic and chernozem soils (see Fig. 3.28) are different from those of 137Cs.  The graphs for 90Sr in milk do not contain the initial decreasing portion with an ecological half-life of about one year, as shown in the graphs for 137Cs, which are presumed to reflect fixation of caesium in the soil matrix.  In contrast, the 90Sr activity concentration in cow's milk gradually decreases with an ecological half-life of three to four years; the second component (if any) has not yet been identified.  The physical and chemical processes responsible for these time dynamics obviously include diffusion and convection with vertical transfer of 90Sr into soil, as well as its radioactive decay.  However, the chemical interactions with the soil components may differ significantly from those known for caesium.

ロシアの、主にポドゾル風土壌（soddy podzolic soils）と大陸型黒土（chernozem soils）の地域の（牛乳などの）ミルクで長期的に調べたところ、放射性ストロンチウム（90Sr）汚染の減少パターン（図3.28参照）は、放射性セシウム（137Cs）の減少パターンと異なる。放射性セシウム（137Cs）のミルクへの二次汚染の効率（面移行係数：図3.30）は事故後４～６年間に急速な減少（約１年で半減）を見せているが、放射性ストロンチウム（90Sr）のミルクへの面移行係数（図3.28）にこの急減期はみられない。放射性セシウムの移行係数の急減は、セシウムが土壌成分と化学的・静電的に結合した為だと推定される【訳注：セシウムはカルシウムに、ストロンチウムはカリウムに化学的性質が似ており、カリウムとカルシウムを比較すると、カルシウムの方が石灰などの形ではるかに固定されやすい】。対照的に、放射性ストロンチウム（90Sr）のミルクへの移行係数は、事故直後からゆっくり減少していて（３～４年間で半減）、２つの期間に分けられるかどうかすら分かっていない。放射性ストロンチウム（90Sr）の移行係数の長期減少を説明するには、物理的プロセスと化学的プロセスの双方を考慮しなければならず、少なくとも、放射性崩壊（いわゆる半減期での減衰）による減少だけでなく、土壌中でのストロンチウム９０の動き【訳注：拡散や下向き浸透・移動により、根の届く範囲から消えること】も効いているだろう。もっとも、ストロンチウムとセシウムでは、土壌成分との化学的な作用が全然異なるかも知れないので（現時点で不詳）、確定的な理由付けは出来ない。
% By combining information on radionuclide transfer with spatially varying information in geographic information systems, it is possible to identify zones in which a specified average activity concentration in milk is likely to be exceeded.  An example is shown in Fig. 3.32.

異なる地域の二次汚染データを、更に地理的な位置情報【原発からの距離】と組み合わせる事によって、どの地域のミルクが放射能の安全基準値を越えているかを推定出来る。その例を図3.32に示す。
%%%%%%%%% 図3.32 %%%%%%%%%

% A significant amount of production in the former USSR is confined to the grazing of privately owned cows on poor, unimproved meadows.  Owing to the poor productivity of these areas, radiocaesium uptake is relatively high compared with that on land used by collective farms.  As an example of the difference between farming systems, changes in 137Cs activity concentrations in milk from private and collective farms in the Rovno region of Ukraine are shown in Fig. 3.33.  The activity concentrations in milk from private farms exceeded the action levels until 1991, when countermeasures were implemented that resulted in a radical improvement.

旧ソ連では、牛乳生産の多くが、零細な個人農家による粗放農業（放牧）で生産され、その放牧先は改良されていない痩せた牧草地である。これらの地域では、土地生産性が低いため（カリウムが少ない）、集団農場で使用されている土地に比べて、放射性セシウムが吸収されやすい。集団農場と個人農家とでの放射能二次汚染の違いを示す一例として、ウクライナのリウネ州（Rovno）のミルク汚染を図3.33に示す。図では個人農家と集団農場それぞれのミルクについて、放射性セシウム（137Cs）濃度の長期変化を示している。個人農家で生産した牛乳などのミルクは、１９９１年まで健康基準値を越える放射能汚染をしており、その後ようやく放射能対策が実施されて汚染（牛乳などの）ミルクが急減した【訳注：汚染対策の重要さを示す好例といえよう】。
%%%%%%%%% 図3.33 %%%%%%%%%

% 3.3.5. Current contamination of foodstuffs and expected future trends

% Table 3.6 shows summarized data of measured current (2000-2003) activity concentrations of radiocaesium in grain, potato, milk and meat produced in highly and less highly contaminated areas covering many different types of soil with widely differing radioecological sensitivities in Belarus, the Russian Federation and Ukraine.  Caesium-137 activity concentrations are consistently higher in animal products than in plant products.

3.3.5. 現在の農産品汚染と将来予測
表3.6に現在（2000年と2003年）の農産品の放射性セシウム汚染をまとめる。高汚染地域での穀物、ジャガイモ、（牛乳などの）ミルク、食肉の放射能を調べたもので、ベラルーシ、ロシア、ウクライナの、多くの異なる種類の土壌を網羅している。これは、とりもなおさず面移行係数が大きく異なる農地を網羅している事にもなる。単位重量当たりの放射性セシウム（137Cs）は、農作物より畜産物の方が常に多い【訳注：それで植物では吸収といい動物では蓄積という】。
%TABLE 3.6. MEAN AND RANGE OF CURRENT CAESIUM-137 ACTIVITY CONCENTRATIONS IN AGRICULTURAL PRODUCTS ACROSS CONTAMINATED AREAS OF BELARUS [3.49], THE RUSSIAN FEDERATION [3.55] AND UKRAINE [3.63] (data are in Bq/kg fresh weight for grain, potato and meat and in Bq/L for milk)

%%%%%%%%% 表3.6 %%%%%%%%%

表3.6． ベラルーシ[3.49]、ロシア[3.55]、ウクライナ[3.63]の汚染地域で農業生産物に含まれるセシウム137の放射能濃度の現在値（平均値と上限・下限値）。データは、穀類、ジャガイモ、肉については新鮮時１キログラム当たりのベクレル（Bq/kg）、ミルクについては１リットル当たりのベクレ（Bq/L）で示されている
% Currently, due to natural processes and agricultural countermeasures, radiocaesium activity concentrations in agricultural food products produced in areas affected by the Chernobyl fallout are generally below national, regional (EU) and international action levels [3.64, 3.65].  However, in some limited areas with high radionuclide contamination (parts of the Gomel and Mogilev regions in Belarus and the Bryansk region in the Russian Federation) or poor organic soils (the Zhytomyr and Rovno regions in Ukraine), radiocaesium activity concentrations in food products, especially milk, still exceed the national action levels of about 100 Bq/kg.  In these areas remediation may still be warranted (see Section 4).

自然な減衰（浄化＋いわゆる半減期に従う減衰）と農業対策のお陰で、チェルノブイリ事故による放射能汚染を受けた地方の農産品は、問題となる放射性セシウムですら、一部例外（4.3.2節に全部で１２州があげられている）を除いて安全基準以下（国基準、EU基準、国際基準の全て）に収まっている[3.64、3.65]。しかしながら、放射能汚染の極めて高い制限地域（ベラルーシのゴメリ州（Gomel）の一部、モギレフ州（Mogilev）の一部、ロシアのブリャンスク州（Bryansk）の一部）や、落ち葉などの有機物の多くが未分解のままの痩せた土地(例えばウクライナのリウネ州（Rovno）の一部、ズトミュール州（Zhytomyr）の一部）では、放射性セシウムが農産品、特に（牛乳などの）ミルクを酷く汚染して、未だにキロ当たり約１００ベクレル（約100 Bq/kg）の国基準を超えている。これらの地域では、まだまだ改善の余地がある(4.3節を参照)。
% Contaminated milk from privately owned cows with 137Cs activity concentrations exceeding 100 Bq/L (the current permissible level for milk) was being produced in more than 400, 200 and 100 Ukrainian, Belarusian and Russian settlements, respectively, 15 years after the accident.  Levels of milk contamination higher than 500 Bq/L occur in six Ukrainian, five Belarusian and five Russian settlements (in 2001).

旧ソ連３ヶ国では、放射性セシウムに関する（牛乳などの）ミルクの安全基準値は現在１リットル当たり１００ベクレル（100 Bq/L）であるが、それを超える汚染（牛乳などの）ミルクが、ウクライナで４００集落、ベラルーシで２００集落、ロシアで１００集落で個人所有の牛から未だに出ている。事故後１５年もたっているにも関わらずである。２００１年でも、ウクライナの６ヶ所、ベラルーシの５ヶ所、ロシアの５ヶ所の集落で（牛乳などの）ミルク中のセシウム放射能が基準値の５倍以上（500 Bq/L以上）となっている。
% The concentrations and transfer coefficients shown in the above mentioned figures and tables show that there has been only a slow decrease in radiocaesium activity concentrations in most plant and animal foodstuffs during the past decade.  This indicates that radionuclides must be close to equilibrium within the agricultural ecosystems, although continued reductions with time are expected, due to continuing radionuclide migration down the soil profile and to radioactive decay (even if there was an equilibrium established between 137Cs in the labile and non-labile pools of soil).  Given the slow current rates of decline, and the difficulties in quantifying long term effective half-lives from currently available data because of high uncertainties, it is not possible to conclude that there will be any further substantial decrease over the next decades, except due to the radioactive decay of both 137Cs and 90Sr, which have half-lives of about 30 years.

図や表で既に示されるように、放射性セシウム汚染に関しては、ほとんどの農作物と畜産物で、農産品の放射能汚染も、土壌から農産品への放射能二次汚染の効率（移行係数）も、過去10年間でほとんど減っていない。もしかすると、農業環境（主に土壌）での放射性元素の収支が平衡状態になってきている可能性が高【訳注：放射性セシウムは土壌の分子と化学的・静電的に結合しているが、その結合には切れ難い安定な結合と、切れやすい不安定な結合があり、後者が切れるだけで、植物に取り込まれやすい放射性元素が増える事になる】。もちろん、平衡と言っても、放射性崩壊による減少（いわゆる半減期での減衰）と、放射性元素が地下深くに潜る効果の双方で、汚染が年々少なくなる事だけは予想される。現時点での農産品汚染の下げ止まり（誤差を考えると減っているのか減っていないのか分からない）を考えると、放射性セシウム（137Cs＝半減期３０年）と放射性ストロンチウム（90Sr＝半減期２９年）の放射性崩壊による減衰（いわゆる半減期に従う減衰）の効果を除けば、この先１０年間に汚染が大幅に軽減するとは期待出来ない。
% Radionuclide activity concentrations in foodstuffs can increase through fuel particle dissolution, changes in the water table as a consequence of change of management of currently abandoned land or cessation of the application of countermeasures.

それどころか、農産品の放射能汚染は悪化する可能性すらある。というのも、燃料粒子の分解に伴う放射性ストロンチウムの土壌への放出や、放棄地（4.3節で詳しく述べる）の管理の悪化に伴う農業用水路の変化、放射能対策の停止などのマイナス要因があり得るからだ。
% 3.4. FOREST ENVIRONMENT

% 3.4.1. Radionuclides in European forests

% Forest ecosystems were one of the major seminatural ecosystems contaminated as a result of fallout from the Chernobyl plume. The primary concern from a radiological perspective is the long term contamination of the forest environment and its products with 137Cs, owing to its 30 year half-life. In the years immediately following contamination, the shorter lived 134Cs isotope was also significant. In forests, other radionuclides such as 90Sr and the plutonium isotopes are of limited significance for humans, except in relatively small areas in and around the CEZ. As a result, most of the available environmental data concern 137Cs behaviour and the associated radiation doses.

3.4. 森林環境の放射能汚染
3.4.1. ヨーロッパの森林での放射能汚染の分布
チェルノブイリからの放射性ダスト雲（プルーム）で汚染された生態系のうち主要はものに森林がある。被曝の観点から最も心配されたことは、放射性セシウム（137Cs）は半減期が３０年もある事から、これによる森林汚染や、林産品・森林農産品への汚染が長期に渡るだろうという事であった。また、汚染直後の数年間は、半減期２年のセシウム同位体（134Cs）も重要であった。その他、放射性ストロンチウム（90Sr）やプルトニウムなどの放射性元素は、チェルノブイリ３０キロ立ち入り禁止区域（CEZ）周辺の比較的狭い範囲を除けば、森林内での被曝はさほど問題にならない。そういうわけで、森林汚染に関する測定データのほとんどは、放射性セシウム（137Cs）汚染とそれに伴う被曝である。
% Forests provide economic, nutritional and recreational resources in many countries. Figure 3.34 shows the wide distribution of forests across the European continent. Following the Chernobyl accident, substantial radioactive contamination of forests occurred in Belarus, the Russian Federation and Ukraine, and in countries beyond the borders of the former USSR, notably Finland, Sweden and Austria (see Fig. 3.5). The degree of forest contamination with 137Cs in these countries ranged from >10 MBq/m2 in some locations to between 10 and 50 kBq/m2, the latter range being typical of 137Cs deposition in several countries of western Europe.

森林は多くの国で森林産業を育くみ、食糧を供給し、余暇の場として使われている。図3.34はヨーロッパ大陸における森林の広域分布を示す。チェルノブイリ事故で、ベラルーシ、ロシア、ウクライナはもとより、旧ソ連の国境を越えて、ヨーロッパ諸国で森林が放射能に強く汚染された。後者ではフィンランド、スウェーデン、オーストリアでの汚染が甚だしかった（図3.5参照）。これらの国々での放射性セシウム（137Cs）による森林汚染は、１平方メートル当たり１万～５万ベクレル（10-50 kBq/m^2）から、場所によっては１平方メートル当たり１０００万ベクレル（10 MBq/m^2）を超えた【訳注：4.3節に農地に関する高汚染の目安があるが、これが約555 kBq/m^2である】。前者のレベルの汚染は西ヨーロッパ数ヶ国での汚染森林の典型的値である。
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% Since the Chernobyl accident it has become apparent that the natural decontamination of forests is proceeding extremely slowly. The net export of 137Cs from forest ecosystems was less than 1%/a [3.66, 3.67], so it is likely that, without artificial intervention, it is the physical decay rate of 137Cs that will largely influence the duration over which forests continue to be affected by the Chernobyl fallout. Despite the fact that the absolute natural losses of 137Cs from forests are small, recycling of radiocaesium within forests is a dynamic process in which reciprocal transfers occur on a seasonal, or longer term, basis between biotic and abiotic components of the ecosystem. To facilitate appropriate long term management of forests, a reliable understanding of these exchange processes is required. Much information on such processes has been obtained from experiments and field measurements, and many of these data have been used to develop predictive mathematical models [3.68].

チェルノブイリ事故以降、森林放射能は放射性崩壊（いわゆる半減期に従う減衰）を除けばほとんど減っていない。森林生態系から外に出て行った放射性セシウム（137Cs）は正味で年１％未満だった[3.66, 3.67]。したがって、人為的な対策を実行しない場合、セシウム１３７の放射性崩壊（半減期３０年）が、森林が何時までどのくらい放射能汚染するかを概ね決める。森林から出て行く放射性セシウム（137Cs）の量は少ないが、森林内部では放射性セシウムは生態系を循環していて、生物間・非生物間・生物ー非生物間を問わず、季節ごとに移動したり、長期間かけて移動したりする。汚染された森林を長期に渡って適切に管理するためには、セシウムのこうした移動をきちんと理解しなければならない。セシウムの森林内移動に関しては、多くの実験や測定があり、そこから得られたデータの多くが定量的な予測モデルを開発するために用いられている[3.68]。
% 3.4.2. Dynamics of contamination during the early phase

% Forests in the USSR located along the trajectory of the first radioactive plume were contaminated primarily as a result of dry deposition, while further away, in countries such as Austria and Sweden, wet deposition occurred and resulted in significant hot spots of contamination. Other areas in the USSR, such as the Mogilev region in Belarus and Bryansk and some other regions in the Russian Federation, were also contaminated by deposition with rain.

3.4.2. 事故後の森林汚染の動向：短期変化
最初の放射性ダスト雲（プルーム）は、旧ソ連の森林の上空を通過し、その際に放射性物質が森林に降灰（フォールアウト）した。この汚染のほとんどは雨を伴わないドライ汚染【3.1.2節参照】である。更に、放射性ダスト雲（プルーム）によっては、遠くオーストリアやスウェーデンにまで広がり【3.1.3節参照】、そこで降雨に伴うウエット汚染を引き起こして、高濃度汚染の飛び地（ホットスポット）が出来た。旧ソ連のいくつかの地域（ベラルーシのモギリョフ州やロシアのブリャンスク州その他の地域など）も、降雨に伴うウエット汚染によって汚染された。
% Tree canopies, particularly at forest edges, are efficient filters of atmospheric pollutants of all kinds. The primary mechanism of tree contamination after the Chernobyl accident was direct interception of radiocaesium by the tree canopy, which intercepted between 60% and 90% of the initial deposition [3.66]. Within a 7 km radius of the reactor this led to very high levels of contamination on the canopies of pine trees, which, as a consequence, received lethal doses of radiation from the complex mixture of short and long lived radionuclides released in the accident. Gamma dose rates in the days and weeks immediately following the accident were in excess of 5 mGy/h in the area close to the reactor. The calculated absorbed gamma dose amounted to 80-100 Gy in the needles of pine trees. This small area of forest became known as the Red Forest, as the trees died and became a reddish brown colour, which was the most readily observable effect of radiation damage on organisms in the area (see Section 6).

樹冠（canopy：木のてっぺん）は、効率的なフィルターとして大気汚染物質を吸着する。これはどの汚染物質にもあてはまる。森林が大気と接する境界部の樹冠はとりわけフィルター能力が高い。チェルノブイリ事故後の場合、【ドライ汚染で】降灰した放射性セシウムの６０～９０％を樹冠が吸着（フィルター）した[3.66]。これが樹木の放射能汚染の主因である。この為、原子炉の半径7km圏内では、松の樹冠が放射能汚染が枯死量に達するほどとなった。ちなみに、この汚染には寿命の長い放射性元素と共に寿命の短い放射性元素も多く関係している。原子炉に近い場所では、事故直後数日～数週間のガンマ線被曝は毎時５ミリグレイ（5 mGy/h）を越えていた【訳注：癌ガンマ線のばあい、１ミリグレイ～１ミリシーベルト】。松葉の推定被曝量は80～100グレイ（Gy）に達する。樹木は赤茶色に枯死し、この小さな森林地帯は「赤い森」として知られるようになった。この森では、生物の放射線被害を最も容易に観察できた（６章参照）。
% The contamination of tree canopies was reduced rapidly over a period of weeks to months due to wash-off by rainwater and the natural process of leaf/needle fall (Fig. 3.35). Absorption of radiocaesium by leaf surfaces also occurred, although this was difficult to measure directly. By the end of the summer of 1986, approximately 15% of the initial radiocaesium burden in the tree canopies remained, and by the summer of 1987 this had been further reduced to approximately 5%. Within this roughly one year period, therefore, the bulk of radiocaesium was transferred from the tree canopy to the underlying soil.

樹冠の汚染は、事故後数週間から数ヶ月の間に、降雨と落葉という自然過程によって急速に減った（図3.35）。放射性セシウムが葉の表面から吸収される事もあったが、直接測定することは困難であった。１９８６年夏の終わりまでには、樹冠の放射性セシウムは汚染当初の１５％にまで減り、１９８７年夏の終わりまでには約５％にまで減少した【訳注：3.2節で紹介した家屋に比べたら少ないが、元々の汚染が酷いので５～１５％でも相当な量になる】。したがって、この約１年間に大量の放射性セシウムが樹冠から下の土壌に落ちた事になる。
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% During the summer of 1986 radiocaesium contamination of forest products such as mushrooms and berries increased, which led to increased contamination of forest animals such as deer and moose. In Sweden activity concentrations of 137Cs in moose exceeded 2 kBq/kg fresh weight, while those in roe deer were even higher [3.71].

自生茸や野いちご（野いちご）などの森林農産物の場合だと、１９８６年夏を通して放射性セシウム汚染が増大し、それを食べるシカやヘラジカなどの森林動物も放射能汚染が増大した。スウェーデンではヘラジカのセシウム１３７汚染が生肉で１キログラム当たり２０００ベクレルが（2 kBq/kg）を越え、ノロジカに至ってはより酷い汚染となった[3.71]。
% 3.4.3. Long term dynamics of radiocaesium in forests

% Within approximately one year after the initial deposition, the soil became the major repository of radiocaesium contamination within forests. Subsequently, trees and understorey plants became contaminated due to root uptake, which has continued as radiocaesium has migrated into the soil profile. Just as for potassium, the nutrient analogue rate of radiocaesium cycling within forests is rapid and a quasi-equilibrium is reached a few years after atmospheric fallout [3.72]. The upper, organic rich, soil layers act as a long term sink but also as a general source of radiocaesium for contamination of forest vegetation, although individual plant species differ greatly in their ability to accumulate radiocaesium from this organic soil (Fig. 3.36).

3.4.3. 事故後の森林汚染の動向：長期変化（セシウムのみ関係）
森林汚染から約１年のうちに、汚染した放射性セシウムの大部分が土壌に集まり、そのまま根から吸収されて、樹木や下層植物を汚染した【訳注：3.3.4.1節の農作物と同じ】。この二次汚染メカニズムは、放射性セシウムが落葉層から土壌へと移動する事で維持された【訳注：3.3.4.4節にもあるが、放射性元素が落葉層から土壌に移動するのに牧草地で８～９年かかる。森林は牧草地と違って根が深く張られ、落葉層でなく土壌から栄養が吸収される】。セシウムと科学的性質が類似しているカリウムからの推定によると【訳注：3.3.4.1節の競合元素を参照】、放射性セシウムの森林内移動が速い事が予想される。したがって汚染してから数年で、森林汚染がどの場所でもあまり増減しない状態（準平衡状態）になったと予想される[3.72]。未分解有機物の多い土壌上層には、落葉から放射性セシウムが長期わたって移動して来るが（＝流入）、同時に根を通して森林植生全体を二次汚染している（＝流出）。ただし、個々の植物がこの有機土壌から放射性セシウムをどのくらい吸収・蓄積するかについては、植物の種類によって大きく異なる（図3.36）。
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% Release of radiocaesium from the system via drainage water is generally limited due to its fixation on micaceous clay minerals [3.67]. An important role of forest vegetation in the recycling of radiocaesium is the partial and transient storage of radiocaesium, particularly in perennial woody components such as tree trunks and branches, which can have a large biomass. A portion of radiocaesium taken up by vegetation from the soil, however, is recycled annually through leaching and needle/leaf fall, resulting in the long lasting biological availability of radiocaesium in surface soil. The stored amount of radiocaesium in the standing biomass of forests is approximately 5% of the total activity in a temperate forest ecosystem, with the bulk of this activity residing in trees. 

放射性セシウムが森林の外へ出ていく経路の一つに流水があるが、これは極めて少ない。というのもセシウムは土壌中では雲母状の粘土ミネラル（clay minerals）と結合をして、簡単に溶け出さないからである[3.67]【訳注：3.3.4.1節にある土壌溶液（soil solution）へは、セシウムは陽イオンとして溶け出す。しかし粘土ミネラルがある場合、根による積極的な作用（負イオンを出したりする）がないと簡単にはから離れない。一方、土壌溶液に溶け出したセシウムは根に吸収されて、森の外には出て行かない】。森林内での放射性セシウムの循環の際に忘れてはならないのが、セシウムが植物内に一旦貯められるという事実である。この影響はとりわけ多年生の木質成分（＝樹木の幹や枝など）で重要である。というのも、図体が大きい分、放射性セシウムを蓄えられる量も多いからだ。もっとも、土壌から植物へと吸収された放射性セシウムの全てが木質成分に蓄えられる訳ではなく、溶脱（leaching：養分過多となった時に余分な養分が植物の表面から外に出ていく事）と落葉を通して毎年土壌表面へと再循環する部分もある【訳注：leachingに必要な養分過多の状態は、『セシウム＋カリウム』というカリウム風のイオンの総量が増える事で起こりやすくなる】。したがって土壌だけをみれば、長期に渡って放射性セシウムが供給される事になる。森林のうちの地上部分（そのほとんどは樹木）に蓄えられている放射性セシウムの量は、温帯の場合、森林生態系全体の放射能の約５％である。
% Due to biological recycling and storage of radiocaesium, migration within forest soils is limited and the bulk of contamination in the long term resides in the upper organic horizons (Fig. 3.37). Slow downward migration of radiocaesium continues to take place, however, although the rate of migration varies considerably with soil type and climate.

森林の放射性セシウムは、植物に吸収され易い（そうして循環・貯留に回る）ため、土壌中での移動は限られており、土壌汚染のほとんどは長期的にも土壌上部の有機土壌層に限られる（図3.37）。もっとも、深い土層への下向きの移動も、ゆっくりと進行する。この速さは土壌の種類と気候に左右される。
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% The hydrological regime of forest soils is an important factor governing radionuclide transfer in forest ecosystems [3.75]. Depending on the hydrological regime, the radiocaesium Tag for trees, mushrooms, berries and shrubs can vary over a range of more than three orders of magnitude. The minimum Tag values were found for automorphic (dry) forests and soils developed on even slopes under free surface runoff conditions. The maximum Tag values are related to hydromorphic forests developed under prolonged stagnation of surface waters. Among other factors influencing radionuclide transfer in forests, the distribution of root systems (mycelia) in the soil profile and the capacity of different plants for radiocaesium accumulation are of importance [3.76].

森林生態系での放射性元素の移動・二次汚染を左右する要因のひとつに、森林土壌の水はけがある[3.75]。同じ汚染度の土壌から森林生産物（樹木・自生茸・野いちご・低木）へ吸収される放射性セシウムの量（Tag＝面移行係数：3.3.4.3節を参照）は、水はけが違うだけで、３桁以上も差がつく。吸収による二次汚染が最も少ないのは、水はけのよい斜面の自成林（automorphic forests and soils）である【訳注：土壌・森林形成の際に関わってくる水分の殆どが降水による場合】。逆に、吸収による二次汚染が最も多いのは、【三日月湖や沼のように】水が停滞しているような平地の半水成林（hydromorphic forests）である【訳注：土壌・森林形成の際に関わってくる水分が降水だけでなく地下水や地表水からも供給するもの】。森林での放射性元素の移動に影響するような要因は他にもあり、中でも、植物の種類による差は大きく、その差は、根（菌糸体）の広がり方の違いや、セシウム（カリウム）を吸収する能力の違いからくる[3.76]。
% The vertical distribution of radiocaesium within soil has an important influence on the dynamics of uptake by herbaceous plants, trees and mushrooms. It also influences the change in external gamma dose rate with time. The upper soil layers provide increasing shielding from radiation as the peak of the contamination migrates downwards (Fig. 3.38). The most rapid downward vertical transfer was observed for hydromorphic forests [3.75].

下草、樹木、自生茸への放射性セシウムの吸収は、土壌中の放射性セシウムの垂直分布にも左右される【訳注：根の張り方の違いがここで効く】。垂直分布は空中ガンマ線量にも影響する。というのも、土壌の上層は下層からの放射線を防ぐ効果があり、汚染物質が地下深くへと浸透・移動するにつれて、地表から出て行く放射線が減るからである（図3.38）。観測によれば、下向きへの放射性元素の移動が最も速いのは半水成林であった[3.75]。
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% Once forests become contaminated with radiocaesium, any further redistribution is limited. Processes of small scale redistribution include resuspension [3.78], fire [3.79] and erosion/runoff, but none of these processes are likely to result in any significant migration of radiocaesium beyond the location of initial deposition.

ひとたび森林全体に放射性セシウムが広がると、【循環がメインとなるので】森林内での放射能分布はこれ以上はほとんど変わらない。小規模な分布の変化は起こりえて、例えば風による表面からのまき上げ[3.78]や山火事[3.79]、風雨による侵食／流出があるが、いずれの場合も、放射性セシウムが初期汚染の場所から大きく離れた所へ移動するとは思えない。
% 3.4.4. Uptake into edible products

% Edible products obtained from forests include mushrooms, fruits and game animals. In forests affected by the Chernobyl deposition, each of these products became contaminated. The highest levels of contamination with radiocaesium have been observed in mushrooms, due to their great capacity to accumulate some mineral nutrients as well as radiocaesium. Mushrooms provide a common and significant food source in many of the affected countries, particularly in the countries of the former USSR. Changes with time in the contamination of mushrooms reflect the bioavailability of 137Cs in the various relevant nutrient sources utilized by the different mushroom species.

3.4.4. 林産食品への二次汚染
森林から採れる食品には自生茸、野いちご（ベリー）、狩猟獣がある【訳注：茸を栽培するのは日本と西洋ぐらいで、森林の広大な旧ソ連では茸は自生である】。チェルノブイリ事故で放射能汚染した森林では、これら林産食品も汚染された。調査によれば放射性セシウムによる汚染がもっとも酷かったのは茸である。茸が特定の元素（複数）を取り込みやすい性質をもっていて、その一つに放射性セシウムもあるからだ【訳注：草木と違って寄生生物の茸はカリウムが必要な訳ではないので、なぜセシウムが取り込まれやすいのかという根本的な理由についてはまだ分かっていない】。自生茸は、多くの被害国、とりわけ旧ソ連で多くの人が食べる重要な食料源である【訳注：訳者の回りにはロシア人の同僚が多いが、確かに茸採りが好きだし茸料理も多い】。茸汚染とその時間変化は茸の種類によって異なる。というのも、寄生植物である茸が利用する養分が種類ごとに偏っており、その養分の中にセシウム１３７がどの程度入り込みやすいかが養分ごとに違うからである【訳注：茸が寄生する木の種類と相性があることは良く知られていて、当然、とりこむ養分の構成も違って来る】。
% Some mushroom species exploit specific soil layers for their nutrition, and the dynamics of contamination of such species have been related to the contamination levels of these layers [3.80]. The high levels of contamination in mushroom species are reflected in generally high soil to mushroom transfer coefficients. However, these transfer coefficients (Tag) are also subject to considerable variability and can range from 0.003 to 7 m2/kg (i.e. by a factor of approximately 2000 [3.81]). There are significant differences in the accumulation of radiocaesium in different species of mushroom (see Fig. 3.39) [3.82]. In general, the saprotrophs and wood degrading fungi, such as the honey fungus (Armillaria mellea), have a low level of contamination, while those fungi forming symbioses with tree roots (mycorrhizal fungi such as Xerocomus and Lactarius) have a high uptake. The degree of variability of mushroom contamination is illustrated in Fig. 3.40, which also indicates the tendency for a slow decrease in contamination during the 1990s.

茸の種類によっては、特定の土層だけからしか栄養をとらない。それらの茸の汚染と、その時間変化を調べたところ、栄養をとる土層の汚染と関係があった[3.80]。自生茸の高水準の汚染は、放射性セシウムが土壌から茸へ吸収されやすいという性質と関係している。もっとも、吸収の度合いを示す面移行係数（Tag：3.3.4.3節を参照）は非常にバラツキがあり、0.003～7 m^2/kg（＝[Bq/kg]/[Bq/m^2]）と、２０００倍もの違いがある[3.81]【訳注：農産物の面移行係数は図3.25や図3.26で出て来るが、それに比べると異常に高いことがわかり、ようするに茸はあらゆる農産品の中でもとりわけ放射性セシウムを吸収しやすいことが分かる】。図3.39に示すように、放射性セシウムの茸への蓄積は茸の種類によって大きく異なる[3.82]。一般に、落葉・枯木などを分解して養分とする腐性型（saprotrophsとwood degrading：椎茸、ヒラタケ、ナメコなど）の茸はセシウム汚染が比較的低くて済むが【あくまで比較の問題で、日本ではこのタイプで高濃度の放射性セシウムが検出されている】、生きた植物と共生しながら栄養をとる菌根型（mycorrhizal：松茸など）は放射性セシウムを吸収しやすい【訳注：原文では茸の例として椎茸や松茸の代わりにArmillaria mellea、Xerocomus、Lactariusが挙げられているが日本になじみがないので省略する】。茸の汚染は１９９０年代にゆっくりと減少しているらしい事が図3.40に示されている。
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% Contamination of mushrooms in forests is often much higher than that of forest fruits such as bilberries. This is reflected in the Tag for forest berries, which ranges from 0.02 to 0.2 m2/kg [3.81]. Due to the generally lower radiocaesium levels and the relative masses consumed, forest berries pose a smaller radiological hazard to humans than do mushrooms. However, both products contribute significantly to the diet of grazing animals and therefore provide a second route of exposure of humans via game. Animals grazing in forests and other seminatural ecosystems often produce meat with high radiocaesium levels. Such animals include wild boar, roe deer, moose and reindeer, but also domestic animals such as cattle and sheep, which may graze marginal areas of forests. Most data on the contamination of game animals such as deer and moose have been obtained from western European countries in which the hunting and eating of game is commonplace. 

森林の自生茸の汚染は、コケモモのような森林産の野いちごよりもはるかに汚染されている事が多い。これは、野いちごが茸ほどには放射性セシウムを吸収しない事を反映しており、実際、土壌から野いちごへの放射性セシウムの面移行係数は0.02～0.2 m^2/kg（＝[Bq/kg]/[Bq/m^2]）と茸よりも低い[3.81]【訳注：農産品と比べてもあまり差がない】。野いちごの放射性セシウム汚染が茸よりもおおむね低い事と、野いちごの消費量が茸よりも少ない事から、野いちご経由の内部被曝の危険性は茸よりも少ない。しかし、両方とも、野生動物や半野生の放牧畜がよく食べるものであり、これらの動物が、狩猟などを経て人体の内部被曝を起こす可能性がある。実際、森などの自然地で育った動物の肉は、放射性セシウムで酷く汚染される事が多い。この種の動物の例としてはイノシシ、ノロジカ、ヘラジカ、トナカイがあげられる【訳注：このうちトナカイは半野生の放牧畜である】。一方、牛や羊などの家畜も、森林の縁辺部で食べ漁る事があるから、同じタイプの汚染がありうる。シカやヘラジカなどの狩猟獣の汚染に関するデータは、これらを狩猟して食べる事の多い西ヨーロッパ諸国で主に得られている【訳注：スウェーデンでは野生ヘラジカの肉がスーパーで売っているほどに狩猟が一般的である】。
% Significant seasonal variations occur in the body content of radiocaesium in these animals due to the seasonal availability of foods such as mushrooms and lichens, the latter being particularly important as a component of the diet of reindeer. Good time series measurements have been obtained from the Nordic countries and Germany. Figure 3.41 shows a complete time series of annual average radiocaesium activities for moose from 1986 to 2003 for one hunting area in Sweden, and Fig. 3.42 shows individual measurements of 137Cs activity concentrations in the muscle of roe deer in southern Germany. A major factor for the contamination of game, and roe deer in particular, is the high concentration of radiocaesium in mushrooms. The Tag for moose ranges from 0.006 to 0.03 m2/kg [3.81]. The mean Tag for moose in Sweden has been falling since the period of high initial contamination, indicating that the ecological half-life of radiocaesium in moose is less than 30 years (i.e. less than the physical half-life of 137Cs).

野生・半野生動物の放射性セシウム汚染の量は季節毎に大きく変動している。これは自生茸や地衣類などの食べ物が、特定の季節にしか生えないからである。ちなみに、地衣類はトナカイの栄養源として重要である。これらの動物の汚染データは北欧諸国とドイツで得られている。図3.41はスウェーデンのヘラジカのセシウム放射能の年平均値である。このデータは、１９８６年～２００３年の間に狩猟地域の一つで殺したヘラジカについて調べて得たものである。図3.42は南部ドイツにおけるノロジカのセシウム（137Cs）放射能のデータで、調べた部位は筋肉である。茸が放射性セシウムに酷く汚染されている為、それを食べる狩猟獣、特にノロジカも放射能に汚染されている。スウェーデンの土壌からヘラジカへの面移行係数は0.006～0.03 m^2/kg（＝[Bq/kg]/[Bq/m^2]）[3.81]である【訳注：面移行係数は一定量の地面汚染に対する二次汚染を示すものだから、何を食べたか分からなくても計算出来る】。その年平均値は、汚染当初以来おおむね減り続けており、このことから、セシウム１３７放射能による汚染が、セシウム１３７の半減期（３０年）よりも速く減り続けていることが分かる。
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% 3.4.5. Contamination of wood

% Most forests in Europe and the former USSR affected by the Chernobyl accident are planted and managed for the production of timber. The export of contaminated timber, and its subsequent processing and use, could give rise to radiation doses to people who would not normally be exposed in the forest itself. Uptake of radiocaesium from forest soils into wood is rather low; aggregated TFs range from 0.0003 to 0.003 m2/kg. Hence wood used for making furniture or the walls and floors of houses is unlikely to give rise to significant radiation exposure of people using these products [3.85]. However, the manufacture of consumer goods such as paper involves the production of both liquid and solid waste that can become significantly contaminated with radiocaesium. The handling of this waste by workers in paper pulp factories can give rise to radiation doses within the industry [3.86].

3.4.5. 木材の汚染
チェルノブイリ事故で汚染した森の大部分は、ヨーロッパでも旧ソ連でも、木材生産のために植林され管理されている。汚染された木材を出荷・加工する過程で、あるいはそういう木材を使用する事で、森林からの直接被曝を受けない人々にすら被曝の可能性が出てくる。樹木が森林土壌から吸収する放射性セシウムのうち、幹（wood）に蓄える量は少なく、幹（wood）への面移行係数は僅かに0.0003～0.003 m^2/kg（＝[Bq/kg]/[Bq/m^2]）程度である【訳注：根から吸収された放射性セシウムのうち葉に向かう量と幹に向かう量は違う】。したがって、家具や建材（壁・床）として用いられる木材は、人体被曝に関しては問題ないと思われる[3.85]。しかしながら、紙のような消耗品を生産する工程で出て来る液状廃棄物や固形廃棄物は、放射性セシウムにかなり汚染される可能性がある。製紙パルプ工場の労働者による取り扱い次第では、工場内での被曝が起こりうる[3.86]。
% Use of other parts of trees such as needles, bark and branches for combustion may involve the problem of disposal of radioactive wood ash. This practice has increased in recent years due to the upsurge in biofuel technology in the Nordic countries, and the problem of radiocaesium in wood ash has become significant because the radiocaesium activity concentration in ash is a factor of 50-100 times higher than in the original wood. For domestic users of firewood in contaminated regions, a buildup of ash in the home and/or garden may also give rise to external exposure to gamma radiation from radiocaesium [3.85].

葉・皮・枝など、樹木の幹以外の部分は燃料として使用されるが、これは放射性の木灰を生み出すので、それを何処に捨てるかという問題が出て来るかもしれない。北欧諸国では、バイオ燃料技術の急増により、実際に葉・皮・枝を燃料とする事が近年増えており、木灰に含まれる放射性セシウムが問題になってきている【訳注：スウェーデンではゴミ処理と同時に街全体に温水を供給するシステムが１９８０～１９９０年代に整えられたが、そのゴミ処理場兼ボイラーの燃料として、葉・皮・枝を使っている】。というのも、木灰の放射性セシウム濃度は元の木の５０～１００倍もあるからである【訳注：燃えてもセシウムの量はかわらない】。一方、薪は家庭でも使われるが、汚染地域の場合だと、屋内や庭にたまった灰（放射性セシウムで汚染）によるガンマ線被曝が引き起こされるかもしれない[3.85]。
% 3.4.6. Expected future trends

% Much effort has been put into developing mathematical models that make use of the large array of measurements of radiocaesium contamination in forests since 1986 [3.68]. These models are useful in helping to improve our understanding of the way the Chernobyl contamination behaves in forest ecosystems. Furthermore, they can also be used to provide forecasts of future trends of contamination, which can assist when making decisions about the future management of contaminated regions.

3.4.6. 予想される将来の動向
森林の放射性セシウム汚染は、１９８６年以来大規模に測定されている。このデータを用いて数値モデル（コンピューター・シミュレーション）が開発されてきた[3.68]。これらのモデルは、チェルノブイリ起源の放射性元素が森林生態系でどのように二次汚染を引き起こしていくかについて理解を深めるのに役立っている。モデルは森林汚染を将来に渡って予測するにも用いられる。予測は汚染地域を将来どのように管理するかについてに決める際の手助けになる。
% Predictive models of radiocaesium behaviour in forests are intended to quantify the fluxes and distributions in the ecosystem over time. Forecasts can be made for specific ecological compartments such as the wood of trees and edible products such as mushrooms. Figures 3.43 and 3.44 show examples of such forecasts obtained using a variety of models. Figure 3.43 shows predictions of the evolution of radiocaesium activity in wood for two distinct types of forest ecosystem with two age classes of trees. This illustrates the importance of both soil conditions and the stage of tree development at the time of deposition in controlling the contamination of harvestable wood. Figure 3.44 shows a summary of 50 year forecasts for a pine forest in the Zhytomyr region of Ukraine, approximately 130 km south-west of Chernobyl. The figure shows the degree of variability among the predictions made by 11 different models and also the inherent variability within data collected from a single forest site. The uncertainty in both monitoring data and among models makes the task of forecasting future trends of forest contamination rather difficult.

森林での放射性セシウム二次汚染の予測モデルでは、森林生態系の中でのセシウム分布と、単位時間当たりの移動量（flux：速度に密度を掛けた量で、流束と呼ばれている）が計算される。予測は、生態系の中の特定要素（樹木の木質部全体とか茸等の食用産品）に対して計算出来る。数多くの数値モデルによる将来予測の例を図3.43と図3.44に示す。図3.43は、２種の典型的な森林生態系で、若木（汚染時に樹齢２０年）と老木（汚染時に樹齢８０年）の木質部にどれだけの放射性セシウム放射能が含まれるかを将来予測したものである。この結果から、土壌の状態と汚染時の樹齢との双方が、木材用樹木の放射能汚染の管理する上で【訳注：いつ伐採すれば経済的・衛生的にベストであるか等を判断する事】重要であることを示している。図3.44は、ウクライナのズトミュール地域（Zhytomyr：チェルノブイリの約130km南西）の松林についての５０年予測（全部で１１のモデル）をまとめたものである。図から分かるように、１１個のモデルはお互いに異なる予測を立てている。図では、一つの森林から得られたデータも示しているが、これも当然ながらバラツキがある。データとモデルの両方ともバラツキが大きいため、森林の汚染予測は現実には難しい。
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% 3.4.7. Radiation exposure pathways associated with forests and forest products

% Contaminated forests can give rise to radiation exposures of workers in the forest and in associated industries, as well as of members of the general public. Forest workers receive direct radiation exposure during their working hours, due to the retention of radiocaesium in the tree canopy and the upper soil layers. Similarly, members of the public can receive external exposures from wood products, for example furniture or wooden floors, but, in addition, they may be exposed as a result of the consumption of game, wild mushrooms and berries containing radiocaesium. Forest margins may also be used to graze domestic animals such as cattle and sheep. This can lead to the milk of these animals becoming contaminated and to human exposure as a result of the consumption of dairy products and meat. A further exposure pathway results from the collection and use of firewood for domestic purposes. This can give rise to exposures both in the home and in the garden if wood ash is used as a domestic fertilizer. Also, the industrial use of forest products for energy production can give rise to exposure both of workers and of members of the public. Quantitative information on human radiation doses associated with forests and forest products is given in Ref. [3.85] and in Section 6 of this report.

3.4.7. 森林と森林製品に関連付けられる放射線被曝経路
森林の放射能汚染は、森林労働者、森林産業の労働者、更には一般人にすら被曝リスクをもたらした。森林労働者は、樹冠や土壌表層に残った放射性セシウムからの放射線に仕事中ずっと曝される。一般人だと、家具や床板などの木材製品から外部被曝を受ける可能性【訳注：これは少ないと3.4.5節にある】もさることながら、放射性セシウムを含む森林産食品（狩猟獣肉・野生自生茸・野いちご）を食べる事による内部被曝がありうる。内部被曝源で言えば、森林の周辺部で牛・羊などの家畜が放し飼いされる事があり、【飼料よりもはるかに放射能汚染の酷い茸や野いちごを食べる事によって】、これらの動物のミルクが汚染される事がありうる。これは、乳製品や肉の飲食と通して人体への内部被曝を引き起こす。森林からの被曝経路は他にもあり、各家庭が柴刈りして燃やす薪も被曝源である。木灰そのものが外部被曝源であるばかりか、それを肥料として使ったら庭でも被曝を引き起こす。更に、林産物（樹木）を産業用の熱源として使用した場合、そこの労働者と一般人の両方に外部被曝をもたらしかねない。森林や森林製品と関係する被曝について、数字に基づく説明は、本報告６章と参考文献[3.85]に詳しい。
% Another set of important exposure pathways results from the harvesting, processing and use of timber and wood products from contaminated forest areas. Timber and wood products become sources of potential exposure once they are exported from the forest, often over considerable distances and sometimes across national borders. The relative importance of these exposure pathways has been evaluated and quantified [3.85].

森林からの被曝経路で重要なものにもう一つある。それは木の伐採、製材、木材や木製品の加工と利用の際の被曝である。材木や木製品は、ひとたび森林の外に出回るや被曝源となりうるが、これらは【他の林産品と違って】相当の距離を運ばれる事が多いし、時には国境をも越える【ので、汚染森林から遠いと言って安心はできない】。このように多数ある被曝経路のうちのどれがどの程度の危険度を持つかについては、ある程度の評価と定量化がなされている[3.85]。
% 3.5. RADIONUCLIDES IN AQUATIC SYSTEMS

% 3.5.1. Introduction

% Radioactive material from Chernobyl affected surface water systems in many parts of Europe.　　The majority of the radioactive fallout, however, was deposited in the catchment of the Pripyat River, which forms an important component of the Dnieper River-reservoir system, one of the larger surface water systems in Europe [3.13].  After the accident, therefore, there was particular concern over contamination of the water supply for the area along the Dnieper cascade of reservoirs covering a distance of approximately 1000 km to the Black Sea (see Figs 3.6-3.9).  Other large river systems in Europe, such as the Rhine and Danube, were also affected by fallout, although the contamination levels in those rivers were not radiologically significant [3.5, 3.6].

3.5. 水圏の放射性元素
【訳注：水圏とは、河川・湖沼、海洋、地下水などの水域環境の総称】
3.5.1. はじめに
チェルノブイリから飛散した放射性物質は、ヨーロッパの多くの地域の河川・湖沼（地上に出ている自然水）と、その環境（水底への堆積物とか水回りの生物）に影響を与えた。もっとも、放射性降灰（フォールアウト）の大部分は、ドニエプル川（Dnieper＝全長２２８５km）の代表的な支流の一つであるプリピャッチ川（Pripyat＝全長７１０km）の集水域に降り積もった（図3.8、図3.9参照）。ドニエプル川はヨーロッパの大河の一つである【訳注：本節ではこの２つの川が何度も出て来るが、チェルノブイリはこの２つの川が合流する地点から50kmと離れていない。wikipediaの英語版に地図がある】。したがって、ドニエプル川沿いの一連の貯水湖から水を得ている地域では、事故後、水の放射能汚染が特に心配された。この流域は黒海まで1000kmに及ぶ（図3.6、図3.7参照）。ライン川やドナウ川のようなヨーロッパの他の大河の流域にも、放射性物質が降灰（フォールアウト）した。但し、これらの大河の汚染は被曝と言う観点からはそこまで深刻ではなかった。
% Initial radionuclide concentrations in river water in parts of Belarus, the Russian Federation and Ukraine were relatively high compared both with other European rivers and with the safety standards for radionuclides in drinking water.  The contamination was due to direct fallout on to river surfaces and runoff of contamination from catchment areas.  During the first few weeks after the accident, activity concentrations in river waters declined rapidly, because of the physical decay of short lived isotopes and absorption of radionuclides on to catchment soils and bottom sediments.  In the longer term, the long lived 137Cs and 90Sr comprised the major component of contamination of aquatic ecosystems. Although the levels of these radionuclides in rivers were low after the initial peak, temporary increases in activity concentrations during flooding of the Pripyat River caused serious concern in areas using water from the Dnieper cascade.

旧ソ連３ヶ国（ベラルーシ、ロシア、ウクライナ）の一部地域では、事故直後に河川水がかなり放射能汚染されて、汚染濃度が、ヨーロッパ各地の河川より高くなり、飲料水に対する基準値を超えた。汚染した理由は、放射性物質が川に直接降灰（フォールアウト）し、しかも集水域から流れ出した放射性物資が川に流入したからである。河川の放射能汚染は、事故から２〜３週間で急速に減った。これは、半減期の短い放射性核種（同位体まで区別した元素）が崩壊して減ったのと、放射性元素が集水域の土壌に浸み込んだり、河川・湖沼の水底の堆積物に吸い込まれたりしたからである。長期的には、半減期の長いセシウム１３７（137Cs：半減期３０年）とストロンチウム９０（90Sr：半減期２９年）が、水圏の生態系を汚染する中心物質となった。この２つの放射性元素は、事故直後の汚染ピークを除けばさほど河川を汚染しなかったが、それでもプリピャッチ川の洪水の際は川の放射能汚染が【土壌の流出で】一時的に酷くなって、ドニエプル水系の水を使用する地域では重大な問題となった。
% Lakes and reservoirs were contaminated by fallout on the water surface and by transfers of radionuclides from the surrounding catchment areas.  Radionuclide concentrations in water declined rapidly in reservoirs and in those lakes with significant inflow and outflow of water (open lake systems).  In some cases, however, activity concentrations of radiocaesium in lakes remained relatively high due to runoff from organic soils in the catchment.  In addition, internal cycling of radiocaesium in closed lake systems (i.e. lakes with little inflow and outflow of water) led to much higher activity concentrations in their water and aquatic biota than were typically seen in open lakes and rivers.

湖や貯水湖は、放射性物質の水面への降灰（フォールアウト）と、集水域からの放射性元素の流れ込みとで汚染された。水中での放射性元素の濃度は、水が大量に流入・流出するようなの貯水湖と湖では急速に低下した（水の出入りが十分な湖沼を open lake system＝開放性湖沼と呼ぶ）。しかしながら、集水域の有機土壌から放射性元素が流出し続けた為に、湖水中のセシウム放射能濃度が高止まりしたケースもある。さらに、閉鎖性湖沼（川による水の出入りがほとんど無い湖、例えば三日月湖）では、放射性セシウムが内部で循環するので、開放性湖沼や河川に比べると、水や水中生物の放射能濃度が極めて高くなった。
% Bioaccumulation of radionuclides (particularly radiocaesium) in fish resulted in activity concentrations (both in the most affected regions and in western Europe) that were in some cases significantly above the permissible levels for consumption [3.89-3.94].  In some lakes in Belarus, the Russian Federation and Ukraine these problems have continued to the present day and may continue for the foreseeable future.  Freshwater fish provide an important source of food for many inhabitants of the contaminated regions.  In the Dnieper cascade in Ukraine, commercial fisheries catch more than 20 000 t of fish per year.  In some parts of western Europe, particularly parts of Scandinavia, radiocaesium activity concentrations in fish are still relatively high [3.95].  

放射性元素（特に放射性セシウム）の魚への生物濃縮の為、放射能濃度が基準値（摂取許容値）を大きく超える事があった。これは最も放射能被害を受けた地域と西ヨーロッパの双方で起こった[3.89-3.94]。旧ソ連３ヶ国（ベラルーシ、ロシア、ウクライナ）の複数の湖では、これらの問題が今日に至るまで続いているし、将来当分の間も続くだろう。淡水魚は、汚染地域の住民にとって重要な食料源である。ウクライナのドニエプル川水系では、年間２万トン以上の漁獲量がある。西ヨーロッパ、特にスカンジナビアの一部でも、魚のセシウム放射能濃度は未だに高めである。
% The marine systems closest to Chernobyl are the Black Sea and the Baltic Sea - both several hundred kilometres from the site.  Radioactivity in the water and fish of these seas has been intensively studied since the Chernobyl accident.  Since the average deposition to these seas was relatively low, and owing to the large dilution in marine systems, radionuclide concentrations were much lower than in freshwater systems [3.96].

チェルノブイリに最も近い海は黒海とバルト海である。どちらも事故現場から数百キロの距離にある。この２つの海での水や魚の放射能汚染は、チェルノブイリ事故後、集中的に調査された。２つの海に降灰した放射性元素は（平均すれば）そこまで多くなく、更に海洋系のなかで非常に薄められたので、放射性元素の濃度は淡水の河川・湖沼よりかなり低かった[3.96]。
% 3.5.2. Radionuclides in surface waters

% 3.5.2.1. Distribution of radionuclides between　dissolved and particulate phases

% Retention of radionuclide fallout by catchment soils and river and lake sediments plays an important role in determining subsequent transport in aquatic systems.  The fraction of a radionuclide that is adsorbed to suspended particles (which varies considerably in surface waters) strongly influences both its transport and its bioaccumulation.  Most 90Sr is present in the dissolved phase (0.05-5% in the solid phase), but in the near zone a significant proportion of strontium fallout was in the form of fuel particles.  The soils of the CEZ are heavily contaminated with 90Sr (see Fig. 7.7), and some of it is washed off during flood events when the low lying areas become inundated.  

3.5.2. 河川・湖沼の放射性元素
3.5.2.1. 放射性元素の溶解・不溶解の分布
【訳注：水に何かが溶ける場合、溶け切る量には限りがあって、それを超える分（飽和した分）は溶けきれずに余る。この時、溶けた状態であるか、溶けきれない状態であるかによって、二次汚染も違って来る】
【川の汚染という視点でみると】、降灰した放射性元素は、集水域の土壌や河川・湖沼の水底堆積物に溜まるが、この形態が水圏での放射性元素の移動（二次汚染）に重要である。例えば、放射性元素の一部は、地表水（河川・湖沼）を浮遊する粒子に吸着するが（吸着量は地表水によって大きく異なる）、これが放射性元素の（下流への）移動と生体蓄積に大きく影響する【訳注：原文が不明瞭なうえに、影響のメカニズムが説明されていないので誤訳の可能性がある】。放射性ストロンチウム９０のほとんどは水に溶けた状態になっており、溶けずに固体のままなのは0.05〜5％しかないが、原発のすぐ近くは例外で、降灰したストロンチウムの大部分は燃料粒子に含まれた形であった（もちろん溶けない）。チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の土壌は、放射性ストロンチウム９０にひどく汚染されており（図7.7参照）、汚染ストロンチウムの一部は、低地が氾濫するを流出する。
% In the Pripyat River, during the first decade after the accident approximately 40-60% of radiocaesium was found in the particulate phase [3.97], but estimates in other systems [3.98] vary from 4% to 80%, depending on the composition and concentration of the suspended particles and on the water chemistry.  Fine clay and silt particles absorb radiocaesium more effectively than larger, less reactive sand particles.  Sandy river beds, even close to the reactor, were relatively uncontaminated, but fine particles transported radiocaesium over relatively large distances.  The settling of fine particles in the deep parts of the Kiev reservoir led to high levels of contamination of bed sediments [3.99].  

事故後１０年間、プリピャッチ川を流れる放射性セシウムの４０％〜６０％ほどが水に溶けずに粒子の形で流れた[3.97]。他の河川の推定値は４％〜８０％と大きくばらついた[3.98]。この値は、浮遊粒子の組成や濃度に依存し、更に水の化学的性質【pHとか、硬水・軟水とか】に依存する。微細な粘土粒子やシルト粒子（訳注：砂より小さく粘土より粗い砕屑物）と、それより大きな砂粒子とでは、活性度の低い砂粒子よりも、粘土粒子やシルト粒子のほうが、より効率的に放射性セシウムを吸収する。よって、川床が砂質の場合、そこは原子炉の近くですらあまり汚染されなかった。一方、微細な粒子は放射性セシウムをかなり遠くまで運んだ。キエフ貯水湖の湖底には微細な粒子が堆積しつつあり、そのため、湖底の堆積物はひどく汚染されている。
% Measurements of the distribution of radionuclides between the dissolved and particulate phases in Pripyat River water showed that the strength of adsorption to suspended particles increases in the following order: 90Sr, 137Cs, transuranic elements (239,240Pu, 241Am) [3.100].  There is a possibility that natural organic colloids may determine the stability of transuranic elements in surface water and in their transport from contaminated soil; such colloids have less effect on 90Sr and 137Cs [3.101].  

川の放射性元素の何割が溶けていて何割が溶けずに粒子のままであるかを調べると、浮遊粒子（溶けていない）への吸着の強さがわかる。プリピャッチ川でこれを調べた結果、吸着の強さは、弱い方から、ストロンチウム９０（90Sr）、セシウム１３７（137Cs）、他の超ウラン元素（ウラン核反応で出来たプルトニウム（239Pu、240Pu）やアメリシウム２４１（241Am）の事）の順であることが判明した[3.100]。地表水（河川・湖沼）に含まれる超ウラン元素も、汚染土壌から流れ出た超ウラン元素も、その安定性が、有機物を含む自然なコロイド（やや大きな粒子）に左右される可能性がある【訳注：何の安定性なのか不明で、何故コロイドが重要なのかも書かれていない】。ただし、この影響は、ストロンチウム９０（90Sr）とセシウム１３７（137Cs）ではあまり重要ではない[3.101]。
% Generally in marine systems, lower particle absorption capacities and higher concentrations of competing ions (i.e. higher salinity) tend to make particle absorption of radionuclides less significant than in freshwaters.  In the Baltic Sea after the Chernobyl accident less than 10% of 137Cs was bound to particles and the average particulate absorbed fraction was approximately 1% [3.102, 3.103].  In the Black Sea the particulate bound fraction of 137Cs was less than 3% [3.96].  

ふつう、海洋では、粒子吸着性が低く、競合イオンの濃度が高い（高塩分）ので、淡水に比べて浮遊粒子があまり放射性元素を吸着しない傾向にある【訳注：競合元素（それが水に溶けて電離したものが競合イオン）とは、放射性元素と化学的性質が似ていて、二次汚染の際に一方が増えればもう一方が減る関係にあるもの。ここではカリウムイオン（K+）やカルシウムイオン（Ca++）などを指す。3.3.4.1節を参照】。バルト海の場合、チェルノブイリ事故後、放射性セシウム１３７のうちの１０％以下しか粒子に吸着・結合せず、平均の吸着率は１％程度であった[3.102, 3.103]。黒海だと、セシウム１３７のうち粒子に吸着したのは３％以下であった[3.96]。
% 3.5.2.2. Radioactivity in rivers

% Initial radioactivity concentrations in rivers close to Chernobyl (the Pripyat, Teterev, Irpen and Dnieper Rivers) were largely due to direct deposition of radioactivity on to the river surface.  The highest concentrations of radionuclides were observed in the Pripyat River at Chernobyl, where the 131I activity concentration was up to 4440 Bq/L (Table 3.7).  In all water bodies the radioactivity levels declined rapidly during the first few weeks, due to decay of short lived isotopes and absorption of nuclides to catchment soils and river bed sediments.  

3.5.2.2　河川の放射能汚染
チェルノブイリに近いプリピャッチ川（Pripyat）、チェチェレブ川（Teterev）、イェルピン川（Irpen）、ドニエプル川（Dnieper）の各河川は、事故直後から放射能汚染されたが、これは主に放射性物質が河川表面に直接降灰したことによる。この段階でもっとも放射能濃度が高かったのはチェルノブイリ付近のプリピャッチ川で、そこではヨウ素１３１（131I）濃度が１立方メートル当たり４４４万ベクレル（4440 Bq/L）もあった（表 3.7）【訳注：水に関しては3.5節を通して１立方メートル当たりの値（Bq/m^3）に統一する。これは１リットル当たりの値に１０００を掛けた値となる（Bq/L = kBq/m^3）】。放射能値は、すべての河川で事故から数週間のうちに急速に低下した。これは半減期の短い放射性元素が崩壊して減ったのと、集水域の土壌や川底の堆積物へ放射性元素が吸着して流れ出にくくなったためである。
%TABLE 3.7. MAXIMUM RADIONUCLIDE ACTIVITY CONCENTRATIONS (DISSOLVED PHASE) MEASURED IN THE PRIPYAT RIVER AT CHERNOBYL [3.91, 3.104, 3.105]

%%%%%%%%% 表3.7 %%%%%%%%%

表3.7. チェルノブイリ付近のプリピャッチ河川中で測定された各種放射能濃度の最大値（溶解状態）[3.91, 3.104, 3.105]

% Over longer time periods after the fallout occurred, relatively long lived 90Sr and 137Cs retained in catchment soils are slowly transferred to river water by erosion of soil particles and by desorption from soils.  The rates of transfer are influenced by the extent of soil erosion, the strength of radionuclide binding to catchment soils and migration down the soil profile.  An example time series of 90Sr and 137Cs activity concentrations in the water of the Pripyat River near Chernobyl is shown in Fig. 3.45.  

長期的には、地表汚染のあとに集水域の土壌に残った放射性ストロンチウム９０と放射性セシウム１３７（いずれも半減期が３０年程度とやや長い）が、土壌侵食の際に土粒にくっついたまま流れ出したり、土壌から溶け出したりして、徐々に河川へ流れ込んでいった。
放射性元素がどのくらい移動していくか（流されていくか）は、土壌侵食の速さや、集水域の土壌と放射性元素の結合の強さ、放射性元素の土壌深部への浸透の度合いに左右される。一例として、チェルノブイリ近郊のプリピャッチ川の放射能濃度の年次変化を図3.45に示す。調べた放射性元素はストロンチウム９０とセシウム１３７である。
%%%%%%%%% 図3.45 %%%%%%%%%

% After the Chernobyl accident, water monitoring stations were established within the exclusion zone and along the major rivers to determine the concentrations of radionuclides and their total fluxes.  Measurements from these stations allow estimates to be made of radionuclide fluxes of 90Sr and 137Cs into and out of the CEZ.  The migration of 137Cs has decreased markedly with time and shows relatively little change from upstream to downstream of the CEZ (see Fig. 3.46(a)).  

チェルノブイリ事故後、川の放射能濃度と川を流れる放射性元素の流量（total flux）を把握するために、チェルノブイリ３０キロ圏居住禁止区域（CEZ）内と主要河川沿いに水質監視所が設置された【訳注：fluxとは速度と密度を掛け合わせた量で、単位時間あたりに単位断面を通過する量をさす（日本語で流束と言う）。total fluxとは、fluxに断面積を掛けたもので、単位時間あたりに横断面を通過する総量をさす】。それら監視所での計測から、プリピャッチ川を流れる放射性ストロンチウム９０と放射性セシウム１３７の、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）への流入量と流出量が推定できるようになった。図3.46aに示すように、プリピャッチ川におけるセシウム１３７の流量は（始めの１０年で）大幅に減っており、さらに、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の上流と下流の差（それが３０キロ圏からの流出量になる）はほとんどない。
%%%%%%%%% 図3.46 %%%%%%%%%

% In contrast, the transboundary migration of 90Sr has fluctuated yearly depending on the extent of annual flooding along the banks of the Pripyat River (Fig. 3.46(b)).  There is also a significant flux from the CEZ - fluxes downstream of the zone are much higher than those upstream.  Note, however, that the extent of washout of radionuclides by the river system is only a very small percentage of the total inventory contained in the catchment area.  

一方、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の境界を流入・流出するストロンチウム９０の流量は、プリピャッチ川両岸で毎年起こる洪水の大きさに左右されて、年ごとに大きく変動した（図3.46(b)参照）。しかも、下流から出て行く流量は上流から入って来る流量よりかなり大きく、このことから、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の土壌からプリピャッチ川へ大量の流入があったことが分かる。しかし、洪水で土壌から流出した放射性元素の量は、集水域に残っている総量に比べて微々たるものであることに留意すべきである。
% The decline in 90Sr and 137Cs activity concentrations occurred at a similar rate for different rivers in the vicinity of Chernobyl and in rivers in western Europe [3.108].  Measurements of 137Cs activity concentration in different European rivers (Fig. 3.47) show a range of approximately a factor of 30, even when differences in fallout have been accounted for.  In small catchments [3.67, 3.112, 3.113], highly organic soils (particularly saturated peat soils) released up to an order of magnitude more radiocaesium to surface waters than some mineral soils.  Thus rivers in Finland with large areas of wet organic soils in the catchment have higher radiocaesium concentrations (per unit of radioactive fallout) than rivers with predominantly mineral catchments [3.109, 3.111].  

川の放射能濃度（ストロンチウム９０とセシウム１３７の両方）は、チェルノブイリの近くの他の河川や、西ヨーロッパの他の河川でも、同じような低下を示した[3.108]。ヨーロッパの複数の河川でのセシウム１３７放射能濃度の測定結果を図3.47に示す。図では、地表汚染の違いを考慮して、地表汚染に対する水質汚染の比率を出しているが、それでも河川によって３０倍の差がある。集水域が小さい場合[3.67, 3.112, 3.113]、有機物が分解されないまま大量に残った土壌（特に泥炭の過剰な土壌）は、一部のミネラル質の土壌に比べて、１０倍ちかい量の放射性セシウムを地表水（河川・湖沼）に放出した。たとえば、フィンランドの河川は、その集水域に未分解有機物の多い湿地・準湿地が広がっているため、集水域の大部分をミネラル質土壌がおおっている河川よりも、（単位地表汚染あたりで比較して）水のセシウム放射能濃度が高い[3.109, 3.111]。
%%%%%%%%% 図3.47 %%%%%%%%%

% 3.5.2.3. Radioactivity in lakes and reservoirs

% In the affected areas of Belarus, the Russian Federation and Ukraine many lakes were significantly contaminated by radionuclides.  In most lakes radionuclides were well mixed throughout the lake water during the first days to weeks after the fallout occurred.  In deep lakes such as Lake Zurich (mean depth 143 m), however, it took several months for full vertical mixing to take place [3.114].  In some areas of northern Europe lakes were covered with ice at the time of the accident and maximum activity concentrations in lake waters were only observed after the ice melted.  

3.5.2.3　湖と貯水湖の放射能汚染
ベラルーシ、ロシア、ウクライナ各国の汚染地域では、多くの湖が著しく放射能汚染された。大抵の湖では、放射性物質の降灰（フォールアウト）から数日〜数週間で、放射性元素が湖底まで完全に広がった。もっとも、チューリッヒ湖（平均深度143m）のように深い湖では、垂直方向へ完全に混じり合うのに数ヶ月を要した[3.114]。事故当時、北ヨーロッパの一部地域では湖が氷に覆われており、これらの湖では解氷後になって湖水の放射能濃度が最大となった。
% Radionuclides deposited to a lake or reservoir are removed through water outflow and by transfer to bed sediments.  As in rivers, radiocaesium activity concentrations in lakes declined relatively rapidly during the first weeks to months after the fallout.  This was followed by a slower decline over a period of years as radiocaesium became more strongly absorbed to catchment soils and lake sediments and migrated to deeper layers in the soil and sediments.  Figure 3.48 illustrates the temporal change in 137Cs activity concentration in lakes using measurements from Lake Vorsee, a small shallow lake in Germany.  

湖や貯水湖を汚染した放射性元素は、湖から汚染水として流れ出たり、水底の堆積物に吸着されたりして、しだいに湖水から取り除かれる。従って、河川の場合と同じく、放射能降灰から数週間〜数ヶ月で、湖水の放射能濃度もかなり速く低下した。
その後の低下はゆっくりとしている。この時期になると、湖の集水域を汚染した放射性セシウムも、湖水中の放射性セシウムも、集水域の土壌や湖底堆積物に更に吸収され、土層や堆積層の深い所へと浸透していった。図3.48に、ドイツの小さな浅い湖、ボルセー（Vorsee）湖で測定されたセシウム１３７放射能濃度の推移を示す。
%%%%%%%%% 図3.48 %%%%%%%%%

% Inputs to lakes also result from transport of radionuclides from contaminated catchment soils. In the longer term (secondary phase), 137Cs activity concentrations in Lake Vorsee remained much higher than in most other lakes due to inputs of 137Cs from organic soils in the catchment and remobilization from bed sediments (Fig. 3.48 [3.93]).  In Devoke Water (UK), radiocaesium flowing from organic catchment soils maintained activity concentrations in the water that were approximately an order of magnitude higher than in nearby lakes with mineral catchments [3.112].  In some cases, lakes in western Europe with organic catchments had activity concentrations in water and fish similar to those in the more highly contaminated areas of Belarus and Ukraine.  

湖には、集水域の汚染土壌から流出した放射性元素も流入する。ボルセー湖（Vorsee）の場合、湖水の放射能濃度は、２年目までに急減したあとはなかなか低下せず、他の湖によりも高い水準にあった。その理由として２つ考えられる。一つは、集水域の土壌に未分解有機物が多かったのでセシウム１３７が流出しやすかったからというもの【訳注：ヨーロッパでは、有機成分が分解し切れないままに残っている土壌が多く、そういう土壌では、分解活動の盛んな日本とは逆に、カリウムイオンの少ない。それ故にセシウム１３７が溶け出し易い。詳しくは3.3.4節を参照】、もう一つは、湖底の堆積物から放射性元素が水中に戻りやすい環境・状況にあったということである。英国のデボーク湖でも、集水域の土壌が未分解有機物を多く含み（＝カリウムイオンが少ない）、そこから流出した放射性セシウムが湖に流入する事により、湖水が汚染され続けた。湖水の放射能濃度は、集水域の土壌がミネラル質であるような湖（デボーク湖の近く）よりも一桁高かった。集水域の土壌が未分解有機物を多く含むような湖の場合、西ヨーロッパですら、ベラルーシやウクライナの高汚染地域と同じぐらい水や魚が放射能汚染しているような湖があった。
% Long term contamination can also be caused by remobilization of radionuclides from bed sediments [3.115].  In some shallow lakes where there is no significant surface inflow and outflow of water, the bed sediments play a major role in controlling radionuclide activity concentration in the water.  Such lakes have been termed 'closed' lakes [3.105, 3.116].  The more highly contaminated water bodies in the Chernobyl affected areas are the closed lakes of the Pripyat floodplain within the CEZ.  During 1991 137Cs activity concentrations in these lakes were up to 74 Bq/L (Lake Glubokoye) and 90Sr activity concentrations were between 100 and 370 Bq/L in six of the 17 water bodies studied [3.105].  Seventeen years after the accident there were still relatively high activity concentrations in the closed lakes in the CEZ [3.117] and at quite large distances from the reactor; for example, during 1996 Lakes Kozhanovskoe and Svyatoe in the Bryansk region of the Russian Federation (approximately 200 km from Chernobyl) contained 0.6-1.5 Bq/L of 90Sr and 10-20 Bq/L of 137Cs (Fig. 3.49).  Activity concentrations in water were higher than in many lakes close to Chernobyl, because of remobilization from sediments in these closed lakes [3.116].  The Russian intervention level for drinking water of 11 Bq/L for 137Cs [3.119] is shown for comparison.  

放射能汚染が長引く理由として、水が少しでも奇麗になるや、放射性元素が湖底の堆積物から水中に戻ってしまうシナリオも考えられる[3.115]【訳注：堆積物は水中のセシウム濃度が高ければセシウムを吸収し、低ければセシウムを放出する、いわばバッファーの役割を果たしている。参考文献はこれを確かめる実験の報告】。浅く、かつ川による水の出入りがほとんど無い湖（閉鎖性湖沼）では、湖底堆積物が水中の放射能濃度を左右する[3.105, 3.116]。チェルノブイリ事故による汚染湖沼の中でも、とりわけ汚染が酷いのは、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）内のプリピャッチ氾濫原にある複数の閉鎖性湖沼であった【訳注：三日月湖のこと】。これらの湖の１９９１年の水質測定によると、セシウム１３７放射能濃度はグルーボコヤ湖（Glubokoye）の１立方メートル当たり７万４０００ベクレル（74 Bq/L）が最大であり、ストロンチウム９０放射能濃度は、調査された17の湖や池のうちの6つで１立方メートル当たり１０万〜３７万ベクレル（100-370 Bq/L）であった[3.105]【訳注：ストロンチウムがセシウムより多いのは、飛散距離が短くて原発近郊を集中的に汚染したから。3.1節を参照】。事故から17年経過しても（２００３年段階）、閉鎖性湖沼の湖水の放射能濃度は、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）と原子炉から非常に離れた地域の両方で、開放性湖沼よりも相対的に高い[3.117]。例えば、ロシア、ブリャンスク州のコザノフスキー湖（Kozhanovskoe）とスビャートヤ湖（Svyatoe）はチェルノブイリからおよそ200km離れているが、１９９６年の段階でもなお、水中のストロンチウム９０濃度が１立方メートル当たり６００〜１５００ベクレル（0.6-1.5 Bq/L）、セシウム１３７濃度が１立方メートル当たり１万〜２万ベクレル（10-20 Bq/L）もあった（図3.49）。いずれも閉鎖性湖沼である。この２つの閉鎖性湖沼では、チェルノブイリ近郊の多数の湖よりも水中の放射能濃度が高い。水が少しでも奇麗になるや、放射性元素が湖底の堆積物から水に戻った為と推定出来る[3.116]【訳注：原文は断定形だが、この参考文献はモデルなので推定形で訳した】。ちなみに、ロシアの飲料水基準値は、セシウム１３７の場合、１立方メートル当たり１万１０００ベクレル（11 Bq/L）である[3.116]。
%%%%%%%%% 図3.49 %%%%%%%%%

% (a) Chernobyl cooling pond

% The Chernobyl cooling pond covers an area of approximately 23 km2 and contains approximately 149 × 106 m3 of water. It is located between the former Chernobyl nuclear power plant and the Pripyat River.  The total inventory of radionuclides in the pond is in excess of 200 TBq (about 80% is 137Cs, 10% 90Sr, 10% 241Pu and less than 0.5% each is of 238Pu, 239Pu, 240Pu and 241Am), with the deep sediments containing most of the radioactivity.  The 90Sr annual flux to the Pripyat River from the cooling pond via groundwater was estimated in a recent study to be 0.37 TBq [3.120].  This is a factor of 10-30 less than the total annual 90Sr fluxes in the Pripyat River in recent years.  Thus the cooling pond is not a significant source of 90Sr contamination of the Pripyat River.  Radionuclide activity concentrations in the cooling pond water (Fig. 3.50) are currently low, at 1-2 Bq/L.  Seasonal variations of 137Cs concentration are caused by changes in algae and phytoplankton biomass [3.121].  

(a) チェルノブイリ冷却池
チェルノブイリの冷却池は面積が約23km^2で、1憶4900万立方メートル（平均水深6.5m）の水を蓄えている。これはチェルノブイリ原発跡地とプリピャッチ川の間に位置している。冷却池の残留放射能は0.2ペタベクレル（0.2 PBq）を超え、そのほとんどは池底の堆積物に留まっている【訳注、3.1.1節にもあるが、ペタベクレル（PBq）は10^15ベクレル＝１０００兆ベクレルを意味する】。残留している放射性元素・同位体の内訳はセシウム１３７が約８０％、ストロンチウム９０が１０％、プルトニウム241が１０％で、プルトニウム238、プルトニウム239、プルトニウム240、アメリシウム241はそれぞれ0.5％以下である。最近の調査によると、この貯水湖から地下水を経由してプリピャッチ川へ放射性元素が流れ出ており、その流出量は、ストロンチウム９０の場合、年３７００億ベクレル（3.7x10^11 Bq/year）と見積もられる[3.120]。これは、プリピャッチ川を流れるストロンチウム９０の年間流量（近年の値）の１０分の１〜３０分の１しかない。従って、プリピャッチ川のストロンチウム９０汚染に関していえば、冷却池はあまり重要な汚染源ではない。冷却池の水質汚染はそこまで酷くなく、図3.50に示すように、放射能濃度は１立方メートル当たり１０００〜２０００ベクレル（1-2 Bq/L）である。文献[3.121]によれば、セシウム１３７濃度の季節ごとの変化は、藻類と植物プランクトンの総量の変化が原因である。
%%%%%%%%% 図3.50 %%%%%%%%%

% (b) Reservoirs of the Dnieper cascade

% The Dnieper cascade reservoirs were significantly affected, due to both atmospheric fallout and riverine inputs from the contaminated zones (see Fig. 3.6).  The different affinities of 137Cs and 90Sr for suspended matter influenced their transport through the Dnieper system.  Caesium-137 tends to become fixed on to clay sediments, which are deposited in the deeper sections of the reservoirs, particularly in the Kiev reservoir (Fig. 3.51).  Owing to this process, very little 137Cs flows through the cascade of reservoirs, and consequently the present concentration entering the Black Sea is indistinguishable from the background level.  

(b) ドニエプル川沿いの貯水湖
ドニエプル川には上流から下流にかけていくつか貯水湖があるが、これら貯水湖は、放射性物質の空から水面への直接降灰（フォールアウト）と、汚染地域の河川からの放射性元素の流入の両方の影響で汚染された。セシウム１３７とストロンチウム９０とでは、水中浮遊物に対する親和性が異なっており、この違いの為に、これら放射性元素がどのようにドニエプル川を流れるかも異なってくる。セシウム１３７は粘土質の湖底堆積物に吸着されやすく、結果として堆積物と一緒に貯水湖の深部に溜まる。この傾向は特にキエフ貯水湖（図3.51）ではっきりと見られる。湖底堆積物への吸着・沈殿により、上流の貯水湖から下流の貯水湖へと流れるセシウム１３７の量は非常に少なく、その下流の黒海となると、そこへ流れ込むセシウム１３７の濃度は、事故前と区別できない程に少ない。
%%%%%%%%% 図3.51 %%%%%%%%%

% However, although the 90Sr activity concentration decreases with distance from the source (mainly due to dilution), about 40-60% passes through the cascade and reaches the Black Sea.  Figure 3.52 shows the trend in average annual 90Sr activity concentration in the Dnieper reservoirs since the accident.  As 137Cs is trapped by sediments in the reservoir system, activity concentrations in the lower part (Novaya Kakhovka) of the system are orders of magnitude lower than in the Kiev reservoir (Vishgorod).  

In contrast, 90Sr is not strongly bound by sediments, so activity concentrations in the lower part of the river-reservoir system are similar to those measured in the Kiev reservoir.  

一方、ストロンチウム９０放射能は、【セシウム１３７程には下流に向かって減らず】、希釈による濃度の低下はあるものの、総量の４０〜６０％が貯水湖に留まらずに黒海へ達する。ドニエプル川の２つの貯水湖で原発事故後ずっと測定されてきたストロンチウム９０放射能濃度（年平均値）を図3.52に示す。セシウム１３７は貯水湖の堆積物に吸着するので、下流のカッホフカ（Kakhovka）ダム湖では、上流のキエフ貯水湖（ブイッシュゴーロッド：Vishgorod）に比べて放射能濃度が数桁も低くなっている。セシウム１３７とは対照的に、ストロンチウム９０は堆積物にそれほど強く吸着しないため、放射能濃度の測定地は、キエフ貯水湖でも下流側の河川・貯水湖でも大差がない。
%%%%%%%%% 図3.52 %%%%%%%%%

% The peaks in 90Sr activity concentration in the reservoirs of the Dnieper cascade (Fig. 3.52) were caused by flooding of the most contaminated floodplains in the CEZ; for example, flooding of the Pripyat River, caused by blockages of the river by ice in the winter of 1990-1991, led to temporary significant increases in 90Sr in this system, but did not significantly affect 137Cs levels.  Activity concentrations of 90Sr in the river water increased from about 1 to 8 Bq/L for a five to ten day period [3.105].  

Similar events took place during the winter flood of 1994, during summer rainfall in July 1993 and during the high spring flood in 1999 [3.122].  

ドニエプル川沿いの一連の貯水湖のストロンチウム９０放射能濃度は、ときどき大きな値を示すが、それはチェルノブイリ３０キロ圏居住禁止区域（CEZ）内の汚染氾濫源での洪水が原因である図3.52）。例えば、１９９０〜１９９１年の冬に氷がプリピャッチ川をせき止め、その結果起こった洪水によって、ドニエプル川水系のストロンチウム９０の流量を一時的に大幅に増加させた。但し、セシウム１３７の流量はあまり変わらなかった。ドニエプル川の水中のストロンチウム９０放射能濃度は元々１立方メートル当たり１０００ベクレル（1 Bq/L）だったのが、５日〜１０日間にわたって８０００ベクレル（8 Bq/L）にまで増加した[3.105]。同様の出来事が1994年冬の洪水、1993年7月（夏）の降雨、そして1999年春の大洪水の際にも起こった[3.122]。
% (c) Radionuclide runoff from catchment soils 

% Small amounts of radionuclides are eroded from soils and transferred to rivers, lakes and eventually the marine system. Such transfers can take place through erosion of surface soil particles and by runoff in the dissolved phase.  Studies of nuclear weapon tests and of Chernobyl 90Sr in rivers [3.109, 3.110, 3.123, 3.124] suggest long term loss rates of about 1-2%/a or less from the terrestrial environment to rivers.  Thus, in the long term, runoff of radionuclides does not significantly reduce the amount of radioactivity in the terrestrial system, although it does result in continuing (low level) contamination of river and lake systems.  

(c) 集水域の土壌からの放射性元素の流出
土壌の侵食に伴い、放射性元素は少しずつ土壌から流出して、河川と湖に流入し、一部は海にまで運ばれる。このように放射性元素は絶えず移動しているが、元はと言えば、表土の土粒が風雨で侵食されたり、土壌内の放射性元素は雨水に溶けて流れ出る為である。核実験やチェルノブイリ事故の後のストロンチウム９０による河川汚染の研究によれば[3.109、3.110、3.123、3.124]、地表を汚染した放射性ストロンチウム９０のうち、河川へ流出するのは、毎年１〜２％かそれ以下である。つまり、放射性元素が地表から流出し続けているといっても、陸上の放射能汚染量は何年もほとんど変わらない。逆に言えば、陸上から河川・湖沼に流れ込む放射性元素の量も何年も変わらず、（低レベルの）水質汚染が何年も続く事になる。
% 3.5.2.4. Radionuclides in freshwater sediments

% Bed sediments are an important long term sink for radionuclides.  Radionuclides can become attached to suspended particles in lakes, which then fall and settle on bed sediments.  Radionuclides in lake water can also diffuse into bed sediments.  These processes of radionuclide removal from lake water have been termed 'self-cleaning' of the lake or reservoir [3.114].  

3.5.2.4.淡水の水底堆積物に吸着した放射性元素
水底の堆積物は、放射性元素を長期間に渡って吸収・保持するので重要である。堆積の仕方は主に２つあり、ひとつは先ず湖の浮遊粒子に吸着され、その後、沈殿して湖底に積もって行くプロセスである。もうひとつは、湖水から直接湖底の堆積物へと拡散していくプロセスである。これらの堆積プロセスにより、湖水から放射性元素が除去され得るが、このような除去作用を、湖または貯水湖の「自浄作用」と呼ぶ[3.114]。
% In the Chernobyl cooling pond approximately one month after the accident, most of the radioactivity was found in bed sediments [3.91, 3.97].  In the long term, approximately 99% of the radiocaesium in a lake is typically found in the bed sediment.  In measurements in Lake Svyatoe (Kostiukovichy region, Belarus) during 1997, approximately 3 × 109 Bq of 137Cs was in the water and 2.5 × 1011 Bq was in sediments [3.125].  In Lake Kozhanovskoe in the Russian Federation, approximately 90% of the radiostrontium was found in the bed sediments during 1993-1994 [3.126].  

事故から約１ヶ月後の調査によると、チェルノブイリ冷却池の放射性物質のほとんどは水底に堆積していた[3.91, 3.97]。一般の湖の場合、事故から時間を経た段階だと、放射性セシウムの約９９％が湖底堆積物に含まれる。ベラルーシのコスチコビッチ地方（Kostiukovichy）のスビャートヤ湖（Svyatoe））で１９９７年に測定した結果によると、湖の放射性セシウム１３７のうち、水中に約３０億ベクレル（3x10^9 Bq）が、湖底堆積物に２５００億ベクレル（2.5x10^11 Bq）に分布していた。ロシアのコザノフスキー湖（Kozhanovskoe）で１９９３年〜１９９４年に測定した結果によると、湖の放射性ストロンチウムの約９０％が湖底堆積物に分布していた[3.126]。
% In the rapidly accumulating sediments of the Kiev reservoir, the layer of maximum radiocaesium concentration is now buried several tens of centimetres below the sediment surface (Fig. 3.53).  In more slowly accumulating sediments, however, the peak in radiocaesium activity concentration remains near the sediment surface.  Peaks in the sediment layer contamination in 1988 and 1993 reflect the consequences of high summer rainfall floods and soil erosion events.  

キエフ貯水湖は堆積が速いので、放射性セシウム濃度が一番高い汚染層は、１９９８年の段階で既に５０cmの深さに埋もれている（図3.53）。ちなみに、ゆっくりと堆積されるような湖だと、放射性セシウム濃度が一番高い汚染層が、堆積物の表面ちかくに来る【訳注：つまり、バッファーのようにセシウムがいつでも水に戻れる状態にある】。図3.53に見られる１９８８年と１９９３年の汚染層（汚染が上下の層より高い層）は、盛夏の大雨による洪水で土壌流出した年を反映している【訳注：１９９３年７月の洪水については上述してある。１９８８年も図3.52ではピークになっている】。
%%%%%%%%% 図3.53 %%%%%%%%%

% Close to Chernobyl, a high proportion of the deposited radioactive material was in the form of fuel particles (see Section 3.1).  Radionuclides deposited as fuel particles are generally less mobile than those deposited in a dissolved form.  In the sediments of Lake Glubokoye in 1993, most fuel particles remained in the surface 5 cm of sediment [3.126].  Fuel particle breakdown was at a much lower rate in lake sediments than in soils.  

Studies in the cooling pond have shown that the half-life of fuel particles in sediments is approximately 30 years, so by 2056 (70 years after the Chernobyl accident) one quarter of the radioactive material deposited as fuel particles in the cooling pond will still remain in fuel particle form [3.39].  

チェルノブイリ近郊では、地表を汚染した放射性元素の大部分が燃料粒子に含まれていた（3.1節を参照）【訳注：燃料粒子は重いので飛散距離が短く、それとは対照的にガス状やダストに付着した形で放出された放射性元素は遠くまで飛散した】。燃料粒子に含まれた形で地表を汚染した放射性元素は、雨水に溶けて地表に降灰（ウエット汚染）した放射性元素ほどには、簡単には移動（二次飛散・二次汚染）出来ない。グルーボコヤ湖（Glubokoye）の湖底堆積物を１９９３年に調査したところ、ほとんどの燃料粒子は、堆積物の表面から深さ５cm内の所に分布していた[3.126]。湖の湖底堆積物の中では、土壌中と比べて、燃料粒子の分解が極めて遅い【訳注：分解して、はじめて放射性元素が自由に（イオンとして、あるいは分子として）動き回れる。逆に言えば燃料粒子は常に『新鮮』な放射性元素を放出し続ける】。冷却池の調査によれば、水底に堆積した燃料粒子の分解速度は、約３０年で半減というペースである。具体的には、２０５６年(チェルノブイリ事故後70年)の段階で、冷却池の底に溜まった燃料粒子のうちの４分の１が、燃料粒子の形をとどめて、その中に放射性元素を蓄えたままになると予想される[3.39]。
% 3.5.3. Uptake of radionuclides to freshwater fish

% Consumption of freshwater fish is an important part of the aquatic pathway for the transfer of radionuclides to humans. Although the transfer of radionuclides to fish has been studied in many countries, most attention here is focused on Belarus, the Russian Federation and Ukraine, because of the higher contamination of water bodies in these areas.

3.5.3.放射性元素の淡水魚への取り込み
自然水を汚染した放射性元素は、いくつかの二次汚染経路を通じて被曝を引き起こすが、その中でも重要な内部被曝経路に淡水魚の摂取がある。放射性元素の魚類への二次汚染については多くの国で研究されている。しかし全部は紹介出来ないので、ここでは、水質汚染の最も酷い、ベラルーシ、ロシア、ウクライナの３ヶ国について報告する。
% 3.5.3.1. Iodine-131 in freshwater fish

% There are limited data on 131I in fish. Iodine-131 was rapidly absorbed by fish in the Kiev reservoir, with maximum concentrations in fish being observed in early May 1986 [3.91]. Activity concentrations in fish muscle declined from around 6000 Bq/kg fresh weight on 1 May 1986 to 50 Bq/kg fresh weight on 20 June 1986. This represents a rate of decline similar to that of the physical decay of 131I. Owing to the rapid physical decay, 131I activity concentrations in fish became insignificant a few months after the accident.

3.5.3.1　淡水魚中の放射性ヨウ素１３１I

魚に含まれる放射性ヨウ素１３１（131I）のデータはほとんど無い【ので、ここではキエフ貯水湖の例を示す】。キエフ貯水湖では放射性ヨウ素１３１が急速に魚類に吸収されて、魚の放射能濃度が１９８６年５月初旬にピークとなった[3.91]。魚肉中の放射能濃度は、新鮮時（水揚げ状態）で１９８６年５月１日に１キログラム当たり約６０００ベクレル（6000 Bq/kg）あったのが、６月２０日には１キログラム当たり約５０ベクレル（50 Bq/kg）にまで低下した。この低下率はおおむねヨウ素１３１の放射性崩壊（半減期８日）による減衰に従っている。放射性崩壊が速いため、ヨウ素１３１二次汚染による魚の放射能濃度は、事故から数ヶ月であまり問題にならなくなった。
% 3.5.3.2. Caesium-137 in freshwater fish and other aquatic biota 

% During the years following the Chernobyl accident there have been many studies of the levels of radiocaesium contamination of freshwater fish. As a result of high radiocaesium bioaccumulation factors, fish have remained contaminated in some areas, despite low radiocaesium levels in water.  Uptake of radiocaesium into small fish was relatively rapid, the maximum concentration being observed during the first weeks after the accident [3.93, 3.95]. Due to the slow uptake rates of radiocaesium in large predatory fish (pike, eel), maximum activity concentrations were not observed until six to 12 months after the fallout event [3.93, 3.127] (Fig. 3.48).

3.5.3.2　魚類や他の水棲生物中の放射性セシウム１３７
チェルノブイリ事故以来、放射性セシウムよる淡水魚の二次汚染レベルについて多くの研究がある。生体が放射性セシウムを（汚染度の割に）大量に蓄積しやすいため、水中の放射性セシウムレベルが低いにもかかわらず魚の放射能汚染が続いている地域がいくつかある【訳注：3.3.4節にあるようにセシウムはカリウムやナトリウムと化学的性質が似ているので生体が間違えやすい。これはカルシウムに似たストロンチウムも同様】。放射性セシウムの取り込みは、小魚ほうが早く、事故から数週間でピーク値に達している[3.93, 3.95]。大型の肉食魚（カワカマス、ウナギ）は、放射性セシウムをゆっくり取り込むので【訳注：体重当たりの食事量（＝代謝量）は動物のサイズに概ね反比例するため】、魚中の放射能濃度がピーク値に達したのは、図3.48にあるように、地表汚染から６〜１２ヶ月の後である[3.93, 3.127]。
% In the Chernobyl cooling pond, 137Cs activity concentrations in carp, silver bream, perch and pike were about 100 kBq/kg fresh weight in 1986, declining to a few tens of kBq/kg in 1990 [3.89, 3.91] and 2-6 kBq/kg in 2001.  In some closed lakes in the vicinity of the Chernobyl nuclear power plant [3.121] the 137Cs activity concentration in predatory fish 15 years after the accident was 10-27 kBq/kg fresh weight.  Typical changes with time in 137Cs in two fish species over 16 years after the accident are illustrated in Fig. 3.54.

チェルノブイリ冷却池のコイ、ヘダイ、スズキ、カワカマスに含まれるセシウム１３７放射能は、１９８６年に新鮮重（水揚げの状態での重さ）で１キログラム当たり約１０万ベクレル（100 kBq/kg）あったが、1990年には１キログラム当たり数万ベクレル（20-30 kBq/kg） [3.89、3.91]、２００１年には１キログラム当たり２０００〜６０００ベクレル（2-6 kBq/kg）にまで減少した。チェルノブイリ原発に近い複数の閉鎖性湖沼（川による水の出入りがほとんど無い湖）の場合、事故１５年後（２００１年）の肉食魚のセシウム１３７放射能濃度は、新鮮重で１キログラム当たり１万〜２万７０００ベクレル（10-27 kBq/kg）であった[3.121]。２種の魚のセシウム１３７Cs放射能濃度の、事故から16年間にわたる典型的な推移を図3.54に示す。
%%%%%%%%% 図3.54 %%%%%%%%%

% In the Kiev reservoir, 137Cs activity concentrations in fish were 0.6-1.6 kBq/kg fresh weight (in 1987) and 0.2-0.8 kBq/kg fresh weight (for 1990- 1995), and declined to 0.2 kBq/kg or less for adult non-predatory fish in 2002.  Values for predatory fish species were 1-7 kBq/kg during 1987 and 0.2-1.2 kBq/kg from 1990 to 1995 [3.106].

キエフ貯水湖では、非肉食の成魚に含まれるセシウム１３７放射能濃度は、１９８７年に新鮮重で１キログラム当たり６００〜１６００ベクレル（0.6-1.6 kBq/kg）であったが、１９９０年〜１９９５年には１キログラム当たり２００〜８００ベクレル（0.2-0.8 kBq/kg）となり、２００２年には１キログラム当たり２００ベクレル以下（<0.2 kBq/kg）まで低下した。肉食魚（複数の魚類）の汚染値は１９８７年が１キログラム当たり１０００〜７０００ベクレル（1-7 kBq/kg）で、１９９０年〜１９９５年が１キログラム当たり２００〜１２００ベクレル（0.2-1.2 kBq/kg）であった[3.106]。
% In the lakes of the Bryansk region of the Russian Federation, approximately 200 km from Chernobyl, 137Cs activity concentrations in a number of fish species varied within the range of 0.2-19 kBq/kg fresh weight during the period 1990-1992 [3.126, 3.150].  In shallow closed lakes such as Lake Kozhanovskoe (Bryansk region of the Russian Federation) and Lake Svyatoe (Kostiukovichy region in Belarus), 137Cs activity concentrations in fish have declined slowly in comparison with fish in rivers and open lake systems, due to the slow decline in 137Cs activity concentrations in the water of the lakes [3.92, 3.116].

チェルノブイリから約200kmの距離の所にある湖（ロシアのブリャンスク（Bryansk）州内）で、１９９０〜１９９２年に多くの魚種について調べた所、魚に含まれるセシウム１３７放射能濃度は新鮮重で１キログラム当たり２００〜１９０００ベクレル（0.2-19 kBq/kg）と、様々な値を示した[3.126、3.150]。コザノフスキー湖（Kozhanovskoe、ロシアのブリャンスク地方）、スビャートヤ湖（Svyatoe、ベラルーシ）のような浅い閉鎖性湖沼（川による水の出入りがほとんど無い湖）の場合、魚に含まれるセシウム１３７放射能濃度は、河川や開放性湖沼（川が流れ出ている湖）よりもゆっくりとしか減少していない。というのも、湖の水に含まれるセシウム１３７放射能濃度が（流出がないために）ゆっくりとしか減少していないからである[3.92、3.116]。
% In western Europe, lakes in some parts of Finland, Norway and Sweden were particularly heavily contaminated. About 14 000 lakes in Sweden had fish with 137Cs activity concentrations above 1500 Bq/kg fresh weight (the Swedish guideline value) in 1987 [3.90].  In some alpine lakes in Germany, 137Cs activity concentrations in pike were up to 5000 Bq/kg fresh weight shortly after the Chernobyl accident [3.93]. In Devoke Water in the UK Lake District, perch and brown trout contained around 1000 Bq/kg fresh weight in 1988, declining slowly to a few hundreds of Bq/kg in 1993 [3.129].

西ヨーロッパでは北欧３ヶ国（フィンランド、ノルウェー、スウェーデン）の一部地域の湖が、とりわけ酷く汚染された。スウェーデンでの１９８７年（事故翌年）の調査では、１万４０００近い湖で魚の放射性セシウム１３７汚染が基準値を超えていた。ちなみにスウェーデンの基準値は、新鮮重で魚肉１キログラム当たり１５００ベクレル（1.5 kBq/kg）である[3.90]。ドイツ山中の複数の湖で、チェルノブイリ事故の直後、カワカマスに含まれるセシウム１３７放射能濃度が、新鮮重で１キログラム当たり最大５０００ベクレル（5 kBq/kg）に達した[3.93]。
英国レイク地方のデボーク湖では、スズキとブラウントラウトに含まれるセシウム１３７放射能濃度が１９８８年に新鮮重で１キログラム当たり１０００ベクレル（1 kBq/kg）近くあり、その後もゆっくりとしか減らず、１９９３年の段階で１キログラム当たり数百ベクレル（200-300 Bq/kg）であった[3.129]。
% Bioaccumulation of radiocaesium in fish is dependent on a number of factors. The presence of potassium in a lake or river influences the rate of accumulation of radiocaesium in fish because of its chemical similarity to caesium [3.130].  Strong inverse relationships were observed between the lake water potassium concentration and the 137Cs activity concentration in fish following nuclear weapon testing [3.128, 3.130] and the Chernobyl accident [3.94]. In the long term, activity concentrations in predatory fish were significantly higher than in non-predatory fish, and large fish tended to have higher activity concentrations than small fish. The higher activity concentration in large fish is termed the 'size effect' [3.127, 3.131] and is due to metabolic and dietary differences. In addition, older, larger fish were exposed to higher levels of 137Cs in the water than younger, smaller fish.

放射性セシウムの魚への生物内濃縮には、いくつかの要因がある。セシウムとカリウムの化学的性質が近いことから、生体はカリウムとセシウムをほとんど区別しない【訳注：3.3.4節を参照】。そのため、湖や河川の水中のカリウムの濃度が、放射性セシウムの魚内への蓄積を左右する[3.130]。核実験[3.128, 3.130]やチェルノブイリ事故[3.94]のあとの調査によると、湖水のカリウム濃度が高いと、魚に含まれるセシウム１３７放射能濃度が明らかに下がっている【訳注：これを『強い逆相関』という】。長期的には、放射能の濃縮は、大きな魚のほうが小さな魚よりも高い傾向があり、肉食魚のほうが非肉食魚より遥かに高い。大型魚の放射能濃度が高くなるのを「サイズ効果」と呼ぶ[3.127, 3.131]。これは、代謝と栄養摂取の違いによるものである【訳注：蓄積と代謝との関係が本文に説明されていない為、理由画訳者には分からなかった。一般に、サイズが大きいほど単位体重当たりの代謝量が減る（ベイルマンの法則）から、水が急速に浄化している場合なら（4.3.3.3節の餌除染法と同じく）、セシウムが体から抜ける速度（代謝速度）で説明出来るが、原文を見る限り、そのような仮定が使えるかどうか分からかった】。更に、年をとった大きい魚のほうが若く小さい魚よりも昔から放射能に曝されているから、放射能のより酷かった時期をより長く経験している、という理由もあげられよう。
% The differences in the bioaccumulation of radiocaesium in different fish species can be significant; for example, in Lake Svyatoe in Belarus, the levels in large pike and perch (predatory fish) were five to ten times higher than in non-predatory fish such as roach. Similarly, bioaccumulation factors in lakes with a low potassium concentration can be one order of magnitude higher than in lakes with a high potassium concentration.  Thus it was observed [3.94] that fish from lakes in the agricultural areas of Belarus (where runoff of potassium fertilizer is significant) had lower bioaccumulation factors than fish from lakes in seminatural areas.

放射性セシウムの生体蓄積は魚の種類によって著しく異なる。例えば上記スビャートヤ湖（Svyatoe、ベラルーシ）では、大型のカワカマスやパーチ（いずれも肉食魚）は、ローチ（コイ科）などの非肉食魚に比べて、放射能セシウムの生体蓄積が５〜１０倍も高かった。同様に、水中のカリウム濃度が低い湖沼では、カリウム濃度の高い湖沼に比べて、放射能セシウムの生物濃縮が一桁大きくなることがある。同じ理由で、ベラルーシの農業地域（カリウム肥料の流出が著しい）の湖沼の魚は、半自然な地域の魚よりも生物蓄積が少なかった。
% 3.5.3.3. Strontium-90 in freshwater fish

% Strontium behaves, chemically and biologically, in a similar way to calcium. Strontium is most　strongly bioaccumulated in low calcium ('soft') waters. The relatively low fish-water bioaccumulation factors for 90Sr (of the order of 102 L/kg) and the lower fallout of this isotope meant that 90Sr activity concentrations in fish were typically much　lower than those of 137Cs. In the Chernobyl cooling pond, 90Sr activity concentrations were around　2 kBq/kg (whole fish) in fish during 1986, compared with around 100 kBq/kg for 137Cs in 1993 [3.91].  In 2000, for the most contaminated lakes around Chernobyl, the maximum level of 90Sr concentration in the muscles of predatory and non-predatory fish varied between 2 and 15 Bq/kg fresh weight.  In 2002-2003, 90Sr in fish in reservoirs of the Dnieper cascade was only 1-2 Bq/kg, which is close to the pre-Chernobyl level. Freshwater molluscs showed significantly higher bioaccumulation of 90Sr than fish. In the Dnieper River, molluscs had approximately ten times more 90Sr in their tissues than in fish muscle [3.132]. Similarly, the bioaccumulation of 90Sr in the bones and skin of fish is approximately a factor of ten times higher than in muscle [3.130].

3.5.3.3.淡水魚中のストロンチウム９０
ストロンチウムは、化学的にも生物学的にも、カルシウムに似た動き（反応・代謝・蓄積）をする【訳注：上記のカリウムとセシウムの関係と同じ】。ストロンチウムが最も生物濃縮されやすいのは、カルシウム含有量の少ない軟水においてである。水から魚への生物濃縮の効率は、ストロンチウム９０の場合、セシウムよりも２桁低い【訳注：単位汚染（1 Bq/L）の水中に棲む魚が蓄積する放射能（Bq/kg）を水から魚への生体濃縮効率（bioaccumulation factors）と呼び、その単位は[Bq/kg]/[Bq/L]=L/kgである。3.3.4.3節の移行係数や3.3.4.5節の単純蓄積効率を参照】。地表汚染量も放射性ストロンチウム９０のほうがセシウム１３７より少なかったため（3.1.6節参照）、大抵の魚でストロンチウム９０放射能濃度はセシウム１３７放射能濃度よりもはるかに低かった。チェルノブイリ冷却池で穫れた魚のストロンチウム９０放射能濃度（魚の部位を無視した平均値）は、１９８６年に１キログラム当たり約２０００ベクレル（2 kBq/kg）である。ちなみにセシウム１３７放射能濃度は、１９９３年（６年後）ですら１キログラム当たり１０万ベクレル（100 kBq/kg）である[3.91]。チェルノブイリに近い地域の最も汚染された湖（複数）で、２０００年に調査した結果によると、肉食魚・非肉食魚を問わず魚肉に含まれる放射性ストロンチウム９０は、最大値が新鮮重で１キログラム当たり２〜１５ベクレル（2-15 Bq/kg）であった。ドニエプル川の一連の貯水湖で２００２〜２００３年に調査した結果によると、魚に含まれる放射性ストロンチウム９０は、１キログラム当たりわずか１〜２ベクレル（1-2 Bq/kg）で、チェルノブイ事故の起こる前の水準であった。一方、淡水に棲む軟体動物への放射性ストロンチウム９０の濃縮は、魚よりも著しく高い。ドニエプル川では、軟体動物の含まれる放射性ストロンチウム９０濃度が、魚肉の１０倍ほどあった[3.132]。同様に、同じ魚でも、骨や皮膚中への放射性ストロンチウム９０濃度の生物濃縮は、魚肉に比べて１０倍ほど高い[3.130]。
% 3.5.4. Radioactivity in marine ecosystems

% Marine ecosystems were not seriously affected by fallout from Chernobyl, the nearest seas to the reactor being the Black Sea (around 520 km) and the Baltic Sea (about 750 km). The primary route of contamination of these seas was atmospheric fallout, with smaller inputs from riverine transport occurring over the years following the accident. Surface deposition of 137Cs was approximately 2.8 PBq over the Black Sea [3.96, 3.133] and 3.0 PBq over the Baltic Sea [3.105].

3.5.4　海洋生態系の放射能汚染
原子炉に最も近い海は黒海（原発の南520kmほどの距離）とバルト海（原発の北750kmほどの距離）であるが、これらの海の生態系は、チェルノブイリからの放射性降灰による影響をそれほど受けなかった【訳注：これが福島と決定的に違う事で、福島の汚染を議論する場合には黒海よりも深めの貯水湖を参考にした方が良い】。これらの海は、主に放射性物質が直接降灰して汚染された。それに比べると量は減るが、事故後ずっと河川から運ばれてきた放射性元素も海を汚染している。放射性セシウム１３７の黒海への降灰総量は約2.8ペタベクレル（2.8 PBq）[3.96、3.133]で、バルト海へは3.0ペタベクレル（3.0 PBq）[3.105]である【訳注、3.1.1節にもあるが、ペタベクレル（PBq）は10^15ベクレル＝１０００兆ベクレルを意味する】。
% 3.5.4.1. Distribution of radionuclides in the sea

% Radioactive fallout on to the surface of the Black Sea was not uniform and mainly occurred during 1 and 3 May 1986 [3.105, 3.133].  In the Black Sea surface water concentrations of 137Cs ranged from 15 to 500 Bq/m3 in June-July 1986, although by 1989 horizontal mixing of surface waters had resulted in relatively uniform concentrations in the range of 41-78 Bq/m3 [3.105], which by 2000 had declined to between 20 and 35 Bq/m3 [3.96].

3.5.4.1　海における放射性元素・同位体の分布
黒海表面への放射性降灰があったのは主に１９８６年５月１日〜３日で、その分布は一様ではない[3.105, 3.133]。黒海の表層水（surface water：普通は地表水（河川・湖沼）という意味であるが、ここでは文字通り表面付近の水）の放射性セシウム１３７濃度は、１９８６年６月〜７月の調査によると、１立方メートル当たり１５〜５００ベクレル（15-500 Bq/m^3）というばらついた値だった。もっとも、表層水が水平方向に交ざり合った結果、１９８９年までには１立方メートル当たり４１〜７８ベクレル（41-78 Bq/m^3）のかなり一様な濃度となった。そして、この値は２０００年に１立方メートル当たり２０〜３５ベクレル（20-35 Bq/m^3）にまで減少している[3.96]。
% In addition to the caesium isotopes, short lived radionuclides such as 144Ce and 106Ru were observed. The inventory of 137Cs in the water of the Black Sea due to the Chernobyl deposition doubled　the existing inventory of 137Cs from global fallout from atmospheric nuclear weapon testing to approximately 3100 TBq.  The amount of 90Sr increased by 19% in comparison with the pre-Chernobyl period and was estimated to be about 1760 TBq [3.96, 3.105]. Vertical mixing of surface deposited radioactivity also reduced the maximum concentrations observed in water over the months to years after the fallout.  Removal of radioactivity to deeper waters steadily reduced 137Cs activity concentrations in the surface (0-50 m) layer of the Black Sea. The present situation with regard to the Black Sea marine environment is shown in Table 3.8 [3.96].

セシウム同位体だけでなく、半減期の短い放射性元素（セリウム144Ceやルテニウム106Ruなど）も見つかった。チェルノブイリ事故によって黒海に降灰した放射性セシウム１３７の総量は約3.1ペタベクレル（3.1 PBq）に達する。これは、過去全ての大気圏核実験によって黒海に降灰した放射性セシウム１３７の残留量の約２倍にあたる【訳注：これは黒海深部までを含めた総量である】。放射性ストロンチウム９０の黒海汚染は、チェルノブイリ事故前と比較して１９％の増加にとどまり、その結果、総量で約1.76ペタベクレル（1.76 PBq）になったと見積もられる[3.96、3.105]。汚染が最も酷い地点の放射能濃度は、汚染後【水平方向だけでなく】垂直方向に水が交じり合った結果、数ヶ月〜数年かけて低下した。表層から深層へと放射能が移動する事で、黒海の表層水（水深０〜５０m）のセシウム１３７放射能濃度は徐々に減っていった。黒海の放射能汚染状況を表3.8に示す[3.96]【訳注：ここで関係するのは表の１段目で、２段以下は次の3.5.4.2節参照】。
%TABLE 3.8. RADIONUCLIDES IN VARIOUS SAMPLES TAKEN FROM THE BLACK SEA COAST DURING 1998-2001 [3.96]

%%%%%%%%% 表3.8 %%%%%%%%%

表3.8. １９９８年〜２００１年に黒海沿岸部で採取された各サンプル中の放射性元素の濃度[3.96]

% A significant proportion of the 137Cs, 90Sr and 239,240Pu in the Black Sea originated from nuclear weapon testing rather than from the Chernoby accident.  The riverine radionuclide input to the Black Sea was much less significant than direct atmospheric fallout to the sea surface. Over the period 1986-2000, riverine input of 137Cs was only 4-5% of the atmospheric deposition, although 90Sr riverine inputs were more significant, being approximately 25% of the total inputs from atmospheric deposition [3.96, 3.134]. For the Baltic Sea, riverine inputs were at a similar level as for the Black Sea, being approximately 4% and 35% of atmospheric fallout for 137Cs and 90Sr, respectively [3.135].  The greater relative riverine input of 90Sr is due to its weaker adsorption to catchment soils and lake and river sediments and to lower 90Sr atmospheric fallout (compared with 137Cs) at large distances　from the Chernobyl reactor site. 

黒海に存在する放射性元素のうち、少なからぬ割合【上記の情報により、セシウム１３７で３分の１、ストロンチウム９０で８割、プルトニウム239とプルトニウム240については数字無し】が、チェルノブイリ事故ではなく核実験によるものである。河川から黒海へ流れ込んだ放射性元素の量は、大気から海面に直接降灰した量に比べて遥かに少ない。放射性セシウム１３７の場合、１９８６年から２０００年までの１５年間に河川から流入した量は、空からの降灰量の４〜５％に過ぎない。ストロンチウム９０の場合はやや多く、同時期に河川から流入した量は、空からの降灰量の約２５％に達した[3.96, 3.134]。バルト海も黒海と同様で、河川からの流入は、空からの降灰量に比べてセシウム１３７で約４％、ストロンチウム９０で約３５％であった[3.135]。
ストロンチウム９０の河川流入の割合がセシウム１３７より大きくなる理由は２つあり、ストロンチウムの方がセシウムより集水域の土壌・湖底堆積物・川底堆積物からの流出しやすい（セシウムのほうが土や泥に結合されやすい）為であるのと、チェルノブイリ原発敷地から遠く離れたほど、ストロンチウム９０の降灰量がセシウム１３７の降灰量と比較して、遥かに小さくなる為である【訳注： 3.1.5節にストロンチウムがセシウムに比べて原発近くに集中して降灰した事が書かれてある。これは原発からの飛散の形態が違った為である】。
% Sedimentation processes in the marine environment, as in the freshwater environment, are an important factor in the 'self-purification' of the aquatic ecosystem. However, the sedimentation rate for the Black Sea is relatively low [3.96].  Data presented in Fig. 3.55 demonstrate that, in the central deep basin of the Black Sea, the Chernobyl deposition is covered by a layer of less than 1 cm of sediment formed since the accident [3.96].

海底への堆積プロセスは淡水の場合と同様、海水の自己浄化に重要である。しかし、黒海の場合、堆積速度はかなり遅い[3.96]。図3.55に黒海中央の深い海底盆地の堆積層のデータを示す。これによると、チェルノブイリ事故で降り積もった放射性物質による汚染層の深さは１cmに満たない[3.96]。
%%%%%%%%% 図3.55 %%%%%%%%%

% Due to dilution and sedimentation, the concentration of 137Cs quickly declined, reducing the seawater contamination at the end of 1987 to two to four times lower than that observed in the　summer of 1986.  The average 137Cs activity concentration in the Baltic Sea estimated in Ref. [3.136] for the initial period after deposition was approximately 50 Bq/m3, with maximum values two to four times greater being observed in some areas of the sea.

海水による希釈（深海との混合）と沈殿により、海水のセシウム１３７濃度は急速に減り、１９８７年末には、１９８６年の２分の１から４分の１となった。
バルト海の場合、参考文献[3.136]によると、事故直後のセシウム１３７放射能濃度は、平均で１立方メートル当たり約５０ベクレル（50 Bq/m^3）、多い所で平均の２〜４倍と推定される。
% 3.5.4.2. Transfers of radionuclides to marine biota

% Bioaccumulation of radiocaesium and radiostrontium in marine systems is generally lower than in freshwater, because of the much higher content of competing ions in saline water. The lower bioaccumulation of 137Cs and 90Sr in marine systems, and the large dilution in these systems, meant that activity concentrations in marine biota after the Chernobyl accident were relatively low. Table 3.8 gives examples of 137Cs, 90Sr and 239,240Pu in water and marine biota of the Black Sea during the period 1998-2001 [3.96]. Detailed data on Baltic Sea fish contamination during the post-Chernobyl decades are available in Ref. [3.136], which shows that most species of fish had a relatively low level of radiocaesium contamination, in most cases in the range of 30-100 Bq/kg or less during the period up to 1995.

3.5.4.2　放射性元素の海洋系の生物への二次汚染
放射性セシウムや放射性ストロンチウムの生物への濃縮は、海洋系では淡水の場合より少なくなる。というのも、競合イオンが塩水に大量に溶け込んでいるからである【訳注：競合元素（それが水に溶けて電離したものが競合イオン）とは、放射性元素と化学的性質が似ていて、二次汚染の際に一方が増えればもう一方が減る関係にあるもの。3.3.4.1節を参照】。海洋系では、このようにセシウム１３７とストロンチウム９０の生物濃縮が低い上、大量の海水による希釈効果で、海洋系の生物は、チェルノブイリ事故後も、放射能濃度が低めのままだった。表3.8は、黒海の海水と生物の放射能汚染を１９９８年〜２００１年に調査した結果である。放射性セシウム１３７、放射性ストロンチウム９０、放射性プルトニウム２３９・２４０による汚染濃度が記されている[3.96]。チェルノブイリ事故後のバルト海の魚の放射能汚染に関しては、１０年以上の詳細なデータが文献[3.136]に示されている。１９９５年までは、ほとんどの魚種で、放射性セシウム汚染は比較的低いレベルに保たれ、大抵は１キログラム当たり３０〜１００ベクレル（30-100 Bq/kg）かそれ以下であった。
% 3.5.5. Radionuclides in groundwater

% 3.5.5.1. Radionuclides in groundwater: Chernobyl exclusion zone

% Sampling of groundwater in the affected areas showed that radionuclides can be transferred from surface soil to groundwater.  However, the level of the groundwater contamination in most areas (excluding locations of radioactive waste storage and the Chernobyl shelter industrial site) is low. Furthermore, the rates of migration from the soil surface to groundwater are also very low.  Some areas in the CEZ with relatively fast radionuclide migration to the aquifers were found in areas with morphological depressions [3.137]. Horizontal fluxes of radionuclides in groundwaters are also very low because of the slow flow velocity of groundwaters and high retardation of radionuclides [3.138].

3.5.5　地下水中の放射性元素
【訳注：地下水と言っても色々な形態があり、水が浸透する土壌（aquifer＝帯水層）に水が溜まる形態（砂浜を掘ると水が出て来るようなもの）と、水を保持するが浸透性の悪い土壌（aquitard＝難透水層）に水が溜まる形態（おおむね地下水の底の部分）、水が浸透しにくいし保持もしにくい土壌（aquiclude：粘土質とか）に水が溜まる形態とかあり、これらの下に大抵は水を通さない層（岩盤とか）がある。いずれにしても土壌の中を移動して行くのが地下水という事になるので地表水に比べて移動が非常に遅い】
3.5.5.1　地下水中の放射性元素：チェルノブイリ３０キロ圏居住禁止区域（CEZ）内
汚染地域の地下水を調査した結果、放射性元素が地表の土壌から地下水へと浸透（二次汚染）することが分かった。もっとも、放射性廃棄物の貯蔵区域とチェルノブイリ防護壁（通称「石棺」）近辺を除けば、ほとんどの地域で地下水汚染はあまり酷くない。さらに、土壌表面から地下水への二次汚染は非常にゆっくりである。ただし、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）内の窪地には、放射性元素が地下の帯水層へ比較的速く浸透するような所もある[3.137]【訳注：雨の少ない大陸の平原地形では、小さな窪地が残ることがある】。地下水はゆっくりとしか動かないので、放射性元素が移動するあいだに放射性崩壊で減衰（いわゆる半減期に従う減衰）してしまう効果が無視出来ず、地下水脈に含まれる放射性元素は、場所別の総量だけを見たら、水平方向にはほとんど移動しなかった[3.138]【訳注：原文ではflux（3.5.2.2節の訳注参照）という量で議論している。これは原子の移動の途中で原子が崩壊して消えてしまう分を差し引いた上での移動量を表すものである。例えば濃度の高い所から低い所で原子が移動しても、移動の途中に崩壊して消えてしまったら移動量はゼロということになる】。
% Short lived radionuclides are not expected to affect groundwater supplies, because groundwater residence times are much longer than the physical decay time of short lived nuclides.  The only significant transfer of radionuclides to groundwater has occurred within the CEZ. In some wells during the past ten years the 137Cs activity concentration has declined, while that of 90Sr has continued to increase in shallow groundwaters (Fig. 3.56).  Transfer of radionuclides to groundwater has occurred from radioactive waste disposal sites in the CEZ. After the accident, FCM and radioactive debris were temporarily stored at industrial sites at the power station and in areas near the floodplain of the Pripyat River. In addition, trees from the Red Forest were buried in shallow unlined trenches.  At these waste disposal sites, 90Sr activity concentrations in groundwaters are, in some cases, of the order of 1000 Bq/L [3.140]. The health risks from groundwater consumption by hypothetical residents returning to these areas, however, were low in comparison with external radiation and radiation doses from the intake of foodstuffs [3.138].

半減期の短い放射性元素は、地下水が地表に出て来る時点では殆ど存在しないだろう。なぜなら地下水が地下に留まっている間に、半減期の短い元素は崩壊してしまうからだ【訳注：日本では土壌の性質が違う上、原発から人家への距離の遥かに短いから、このシナリオが日本でも当てはまるかどうかは全く不明である。一般に、浅い地下水ほど外に出て来るのが速く、標高差が大きいほど出て来るのが速いので、例えば原発近くの、里山の麓の泉や井戸はきちんと水質検査をしないといけない】。放射性元素による地下水の二次汚染は、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）内でのみ重大である。過去１０年間の汚染の推移をみると、複数の井戸水でセシウム１３７放射能濃度が低下したが、ストロンチウム９０放射能濃度は浅い地下水で増加し続けている（図3.56）。放射性元素による地下水の二次汚染は、チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）内の放射性廃棄物の保管場で起こっている。事故後、燃料棒の欠片（FCM =Fuel Containing Material）や放射性瓦礫（がれき）は、一時的に原発敷地やプリピャッチ川の氾濫原に近い場所に保管された。さらに、赤い森（Red Forest）内の放射能に汚染された木は、浅い素掘りの穴に埋められた。これらの廃棄物保管場では、地下水のストロンチウム９０放射能濃度が、場所によって１立方メートル当たり１００万ベクレル（1000 Bq/L）に達した[3.140]。もっとも、【こういう高汚染地下水が湧き出ている場所は廃棄場の近くや原発の近くだけであり】、この地域に戻った住民（居住禁止区域だけれど勝手に住んでいる人はいる）が、住んでいる場所の地下水を飲んだところで、それによって健康被害を受ける確率は、他の外部被曝や食品経由による内部被曝に比べると低い[3.138]【訳注：1000 Bq/Lの水を飲んだら大変だが、そういう地下水に当たる確率が低いという事】。
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% Although there is a potential for off-site transfer of radionuclides from the disposal sites, Bugai et al. [3.138] concluded that this will not be significant in comparison with washout of surface deposited radioactivity.  Studies have shown that groundwater fluxes of radionuclides are in the direction of the Pripyat River, but the rate of radionuclide migration is very low and does not present a significant risk to the Dnieper reservoir system.  Offsite transport of groundwater contamination around the shelter is also expected to be insignificant, because radioactivity in the shelter is separated from groundwaters by an unsaturated zone of 5-6 m thickness, and groundwater velocities are low [3.138].  It is predicted that the maximum subsurface 90Sr transport rate from waste disposal sites to surface water bodies will occur from 33 to 145 years after the accident.  The maximum cumulative transport from all the sources described above is estimated to be 130 GBq over approximately 100 years, or 0.02%/a of the total inventory within the contaminated catchments.  Integrated radionuclide transport for a 300 year period is estimated by Bugai et al. [3.138] to be 15 TBq, or 3% of the total initial inventory of radioactive material within the catchments (Fig. 3.57).

もちろん、廃棄場の放射性元素が、【地下水によって】現場から遠く離れた場所まで運ばれる可能性はあるが、この効果による水源の汚染は、地表の放射能が雨で洗い流されて汚染する量に比べると、かなり少ない筈である[3.138]。地下水によって運ばれる放射性元素は、プリピャッチ川に向かって移動しているものの、流量は非常に少ない事が調査の結果分かっている。従って、地下水経由でのドニエプル川（川沿いの貯水湖）の放射能汚染は、あまり問題にはならない。原子炉防護壁（石棺）の近くについても、地下水汚染はあまり問題ではない。というのも、防護壁と地下水の間には厚さ５〜６メートルの不飽和層（unsaturated zone）があって、放射能【を含む雨水】がそこを簡単に通り抜けられない上、たとい地下水が酷く汚染されても、地下水がゆっくりとしか流れないからである。廃棄物保管場のストロンチウム９０が地下水経由でプリピャッチ川に流れ込む量は、事故から３３〜１４５年の間に最大になると予測される（図3.57）。上記すべての高汚染地（図3.57の２〜５）から地下水経由でプリピャッチ川に流れ込む放射能量は、１００年後に年間１３００億ベクレル（0.00013 PBq）になると推定される。この数字は、地表汚染の0.02％にあたる【訳注：雨水による流出は、3.5.2.3(c)節に、ストロンチウム９０の場合で毎年１〜２％と書かれてある】。これを３００年間に渡って足し合わせると、１５兆ベクレル（0.015 PBq）になる[3.138]。これは集水域内に降灰した放射能総量の３％にあたる。
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% The water level of the Chernobyl cooling pond significantly influences groundwater flows around the Chernobyl site.  Currently, the water level of the cooling pond is kept artificially high, at 6-7 m above the average water level in the Pripyat River.  However, this will change when the cooling systems at the Chernobyl nuclear power plant are finally shut down and the pumping of water into the pond is terminated. As the pond dries out, the sediments will be partly exposed and subject to dispersal.  Recent studies suggest that the best strategy for remediation of the cooling pond is to allow the water level to decline naturally, with some limited action to prevent secondary wind resuspension using phytoremediation techniques [3.141].

チェルノブイリ冷却池の水位は、チェルノブイリ原発敷地周辺の地下水の流れを大きく左右する。現在、冷却池の水位はプリピャッチ川の平均水位より６〜７メートル高くなるように維持されている。しかし、チェルノブイリ原子力発電所の冷却システムが最終的に停止され、貯水湖への水の注入が終わるると、この水位は変わるだろう。たとえば池が干上がるにつれて、堆積物の一部が露出し、【大気へとダストなどの形で】散逸しかねない。最近の研究によると、冷却池を浄化する一番良い方法は、植物を使って露出堆積物が風で二次飛散しないようにしつつ、水位が自然に下がるのに任せる事である[3.141]【訳注：植物を使って環境の修復を行うことをphytoremediation techniquesという】。
% When the water level in the cooling pond declines to that of the river water surface level, this will lead to reduction of groundwater fluxes from the Chernobyl industrial site towards the river.  This will also reduce radionuclide fluxes from the main radioactive waste disposal sites and the shelter to the Dnieper cascade.  The groundwater fluxes of 90Sr from the Chernobyl shelter to the Pripyat River have been modelled within the framework of environmental impact assessment studies for the NSC to be erected above the shelter [3.142] (see Fig. 3.58).  It has been predicted that it would take approximately 800 years for 90Sr to reach the Pripyat River.  With its half-life of 29.1 years, the activity of 90Sr would reduce to an insignificant level during this time.  Thus infiltration of 90Sr from the shelter will not cause harmful impacts on the Pripyat River.  Caesium-137 moves much more slowly than 90Sr, and even after 2000 years its plume is predicted to be only 200 m from the shelter.

冷却池の水位がプリピャッチ川の水位まで下がると、【地下水にかかる水圧がなくなるので】チェルノブイリ原発敷地からプリピャッチ川へ流れる地下水が減る。それに従って、主な放射性廃棄物保管場とチェルノブイリ防護壁（石棺）からドニエプル川水系への流出する放射性元素の流量も減る。チェルノブイリ防護壁（石棺）からプリピャッチ川へ地下水によって流れるストロンチウム９０の量について【図3.57のように】モデル計算がある。このモデルは、石棺を更に覆うように建設される予定の新ドーム（NSC：７章参照）の環境アセスメントの際に作られた[3.142]（モデルの例は図3.58を参照）。モデルではストロンチウム９０がチェルノブイリ防護壁（石棺）からプリピャッチ川に達するまでに約８００年かかると予測されている。ストロンチウム９０の半減期は29.1年だから、プリピャッチ川に達するまでにはストロンチウム濃度は著しく減少する筈で、チェルノブイリ防護壁（石棺）から地下水へと浸透したストロンチウム９０が、プリピャッチ川を酷く汚染する事はないだろう。セシウム１３７は、ストロンチウム９０より遥かに地下での移動が遅いので、２０００年後でも汚染塊はチェルノブイリ防護壁（石棺）から２００mしか移動しないと予想される【訳注：3.5.2節によると、セシウムの方がストロンチウムよりも土壌や堆積物への吸着が遥かに強く、それで移動速度に差が出る】。
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% Owing to its high adsorption to the soil matrix, 239Pu migrates at a much slower rate than 90Sr or 137Cs; however, its half-life is much longer (24 000years).  The maximum groundwater 239Pu influx from the shelter into the Pripyat River is predicted to be 2 Bq/s. When this influx is fully mixed with the average Pripyat River discharge of 400 m3/s, the resulting 239Pu concentration in the river would be only 0.005 Bq/m3, as compared with the current 239Pu level of 0.25 Bq/m3 [3.142]. In Ukraine the regulatory limit for 239Pu in water is 1 Bq/m3.  Thus infiltration of 239Pu from the shelter, even without the NSC, will not cause any significant impact on the Pripyat River.

土壌成分への高い吸着性により、プルトニウム239の土壌中の移動はストロンチウム９０やセシウム１３７よりもはるかに遅いが、同時に半減期が非常に長い（２万４０００年）【ので遠い将来の河の汚染について概算する必要がある】。防護壁（石棺）からプリピャッチ川へ地下水によって運ばれるプルトニウム239の最大流量は毎秒２ベクレル（2 Bq/s）になると予測される。これが毎秒４００立方メートル（400 m^3/s）というプリピャッチ川の平均流量と混ざった場合、河川のプルトニウム239濃度は１立方メートル当たり0.005ベクレル（0.005 Bq/m^3）にしかならない計算となる。これに対し、現在のプリピャッチ川のプルトニウム239濃度は１立方メートル当たり0.25ベクレル（0.25 Bq/m^3）であり[3.142]、更に水中のプルトニウム239の規制値（ウクライナの場合）は１立方メートル当たり１ベクレル（1 Bq/m^3）である。したがって、防護壁（石棺）から地下水へと浸透してプリピャッチ川に流入するプルトニウム239は、新ドームなしでも、川にはほとんど影響を与えないだろう。
% 3.5.5.2. Radionuclides in groundwater: outside the Chernobyl exclusion zone

% The most detailed current studies of groundwater contamination in the far zone (beyond the CEZ) [3.137, 3.143] have concluded that ten years after the initial surface ground pollution, the levels of 137Cs and 90Sr in groundwater of the upper horizons of the aquifer were 40-50 mBq/L around Kiev and 20-50 mBq/L in the Bryansk region of the Russian Federation and the majority of the contaminated areas in Belarus.  In these areas, far from the Chernobyl reactor (in Belarus and the Russian Federation), the 137Cs activity concentration of water in the saturated zone of soils had a significant correlation with the 137Cs soil deposition.  In most of the studied area the activity concentration in groundwater (per unit of 137Cs soil deposition) was significantly lower than in most river and lake systems. All studies reported that the radionuclide concentration in the contaminated area outside the CEZ never exceeded the safety level for consumption of water and was usually several orders of magnitude below it.

3.5.5.2　 地下水中の放射性元素：チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の外
チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）から遠く離れた地域での地下水汚染に関する詳細な研究[3.137, 3.143]によれば、帯水層上端の地下水のセシウム１３７汚染とストロンチウム９０汚染は、地表汚染から１０年たった段階で、キエフ周辺で１立方メートル当たり４０〜５０ベクレル（0.04-0.05 Bq/L）、ベラルーシの汚染地域やロシアのブリャンスク州（Bryansk）の大部分で２０〜５０ベクレル（0.02-0.05 Bq/L）だった【訳注：セシウム汚染濃度なのか、ストロンチウム汚染濃度なのか、その合計なのか原文には無く、２つの文献もネット上では存在しないので分からない】。これらの地域（チェルノブイリ原子炉から遠く離れた地域）では、ベラルーシにせよロシアにせよ、地下水（正確には地下水で満たされた土層の水）のセシウム１３７放射能濃度が、セシウム１３７による地表汚染量と強く相関していた【訳注：相関とは片方が増加すればもう一方も増加する関係で、一番強い相関が正比例である】。調査された地域のほとんどで、セシウム１３７の地表汚染に対する地下水中の放射能濃度の比率は、大抵の河川・湖沼の値（集水域のセシウム汚染に対する水汚染の比率）よりもかなり低かった【訳注：地表汚染が同じだった場合、地下水の汚染が河川の汚染よりも低かったという意味】。チェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）の外の汚染地域では、どの調査でも放射性元素濃度が飲料水としての安全値を出ることはなく、大抵の場合、飲料水基準値を数桁下回っていた。
% After fallout from nuclear weapon testing, it was observed that 90Sr in Danish groundwater was approximately ten times lower than in surface streams [3.144].  Reference [3.144] also shows that after the Chernobyl accident, although there were measurable quantities of 137Cs in streams, activity concentrations in groundwater were below detection limits.

核実験による放射性物質の降灰（フォールアウト）の後の調査によると、デンマークの地下水ではストロンチウム９０濃度が地上の小川より10倍低かった[3.144]。同様に、チェルノブイリ事故の後も、小川でセシウム１３７が検出されたものの、地下水中の放射能濃度は検出出来なかった[3.144]。
% 3.5.5.3. Irrigation water

% In the Dnieper River basin there is more than 1.8 x 106 ha of irrigated agricultural land. Almost 72% of this territory is irrigated with water from the Kakhovka reservoir and other Dnieper reservoirs.  Accumulation of radionuclides in plants on irrigated fields can take place via root uptake of radionuclides introduced with irrigation water and due to direct incorporation of radionuclides through leaves due to sprinkling.  However, in the case of the irrigated lands of southern Ukraine, radionuclides in irrigation water did not add significant radioactivity to crops in comparison with that which had been initially deposited in atmospheric fallout and subsequently taken up in situ from the soil [3.145].

3.5.5.3　灌漑用水
ドニエプル川水系から灌漑されている農地は、１８０万ヘクタール（1.8x10^6 ha）に及ぶ。その７２％ほどがカッホフカ（Kakhovka）貯水湖とドニエプル川沿いの他の貯水湖の水を使っている。灌漑された農地における植物への放射能二次汚染は、灌漑水が運んできた放射性元素を根が吸収したり、あるいは散水によって葉から吸収されたりすることで起こる。しかし、南ウクライナの灌漑地の場合、降灰で汚染した土壌からの二次汚染する量に比べると、灌漑水に含まれる放射性元素が作物を二次汚染する量はあまり多くはない[3.145]。
% 3.5.6. Future trends

% 3.5.6.1. Freshwater ecosystems

% For the rivers and reservoirs of the Dnieper system, the intensity of runoff of radionuclides will gradually reduce.  In the worst case scenario, hydrological runoff during the next 50 years [3.146] would cause average concentrations of 137Cs and 90Sr approaching pre-accident levels.  Contamination levels of the water and the main consumer fish species in the reservoirs of the middle and lower Dnieper River will approach background levels (Fig. 3.59).  At the same time, in the isolated (closed) water bodies of the contaminated territories, increased contents of 137Cs, both in water and aquatic biota, will be maintained for several decades.

3.5.6.今後の傾向
3.5.6.1　淡水生態系
ドニエプル川水系とその貯水湖への（土壌からの）放射性元素の流出は徐々に減るだろう。最悪シナリオの場合（図3.59(a)）、地表水・地下水による放射能流出が５０年続いて後に、ようやく水中のセシウム１３７とストロンチウム９０の平均的濃度が事故以前のレベルまで戻ると予想される［3.146］。ドニエプル川の中・下流の貯水湖では、水の汚染も、主な食用魚の汚染も、最終的には事故前の値に近づくだろう【訳注：原文には何年後と書いていないが、図3.59の右端に当たる状況だろうと思われる】。もっとも、汚染された地域内の閉鎖性水域（水の出入りの少ない孤立湖沼）では、水と水中生物の両方で高水準のセシウム１３７汚染が今後数十年間続くだろう。
%%%%%%%%% 図3.59 %%%%%%%%%

% Recent data [3.95, 3.147] show that, at present, 137Cs activity concentrations in surface water and fish are declining quite slowly.  The effective ecological half-life in water and young fish has increased from one to four years during the first five years after the accident to six to 30 years in recent years.  Future contamination levels can be estimated with the use of an estimated long term decline of radiocaesium activity concentrations in water and fish with an effective ecological half-life (Teff) of approximately 20 years, although there is wide variation in the rates of decline [3.125].

最近のデータ［3.95、3.147］によれば、現在、地表水（河川・湖沼）の水や魚のセシウム１３７放射能濃度は非常にゆっくりとか減少していない。水と稚魚の放射能汚染は、事故から５年間は１〜４年で半減したが、近年は半減するのに６年〜３０年以上かかるペースである。水と稚魚の放射性セシウム濃度が今後どのようは低下を見せるかは、汚染が半減するのに今後ずっと２０年ずつかかると仮定すれば大雑把に推定出来る。もちろん、２０年という数字に大きな誤差はあるが、これで大まかな予想は十分であろう［3.125］【訳注：次の段落で、２０年という過程が回復の遅い場合を想定していると書かれている】。
% Activity concentrations of radiocaesium in water are, at present, relatively low (1 Bq/L at most), except in the shallow closed lakes in the CEZ and in other highly contaminated areas.  Activity concentrations are expected to continue to decline slowly during the coming decades.  In some lakes, however, 137Cs activity concentrations in both water and fish are expected to remain relatively high for some decades, as illustrated in Tables 3.9 and 3.10.  Activity concentrations of 90Sr in water were also estimated using a predicted Teff of 20 years.  This may, again, be slightly conservative, as long term rates of decline of 90Sr from weapons testing had a Teff of about ten years [3.148]. Similar to 137Cs, activity concentrations of 90Sr in water are expected to decline from their current low levels during the coming decades (Table 3.11).

現在、水中の放射性セシウム濃度は、大抵の水域で１立方メートルあたり１０００ベクレル以下（< 1 Bq/L）で、例外的にチェルノブイリ30km圏立入禁止区域（CEZ）内の浅い閉鎖性湖沼（川による水の出入りがほとんど無い湖）や他の高汚染地域の水域で、これ以上の値となっている。放射能濃度は、今後数十年間に徐々に減少し続けると予想される。しかし、表3.9および3.10で示すように、湖によっては、水と魚両方のセシウム１３７の放射能濃度が、今後数十年、比較的高い水準に留まると予想される。水中のストロンチウム９０の放射能濃度の将来動向は、水や稚魚の汚染が半減するのに２０年かかると仮定して求められた。なお、２０年と言う数字は控えめに見積もった値で、核実験によるストロンチウム９０汚染の長期的な軽減の場合、汚染が半減する時間は約１０年であった［3.148］。水中のストロンチウム９０の放射能濃度は現在でも低いが、今後数十年間で、セシウム１３７と同様、さらに低下すると予測される(表3.11)。
%TABLE 3.9. CAESIUM-137 ACTIVITY CONCENTRATIONS IN WATER IN VARIOUS CHERNOBYL AFFECTED LAKES AROUND EUROPE AND PREDICTIONS FOR 30, 50 AND 70 YEARS AFTER THE ACCIDENT [3.125]

%TABLE 3.10. CAESIUM-137 ACTIVITY CONCENTRATIONS (PER UNIT FRESH WEIGHT) IN FISH IN VARIOUS CHERNOBYL AFFECTED LAKES AROUND EUROPE AND PREDICTIONS FOR 30, 50 AND 70 YEARS AFTER THE ACCIDENT [3.125]

%TABLE 3.11. STRONTIUM-90 ACTIVITY CONCENTRATIONS IN WATER IN VARIOUS CHERNOBYL AFFECTED LAKES AND RIVERS AND PREDICTIONS FOR 30, 50 AND 70 YEARS AFTER THE ACCIDENT [3.125]

%%%%%%%%% 表3.9 %%%%%%%%%

表3.9. チェルノブイリ事故で放射能汚染したヨーロッパ各湖の湖水のセシウム137放射能濃度（測定値及び、事故から30、50、70年後の予測値で、単位は１リットルあたりのベクレル（Bq/L））[3.125]

%%%%%%%%% 表3.10 %%%%%%%%%

表3.10. チェルノブイリ事故で放射能汚染したヨーロッパ各湖の魚中のセシウム137放射能濃度（測定値及び、事故から30、50、70年後の予測値で、単位は新鮮重量１キログラムあたりのベクレル（Bq/kg））[3.125]

%%%%%%%%% 表3.11 %%%%%%%%%

表3.11. チェルノブイリ事故で放射能汚染したヨーロッパ各湖の湖水中のストロンチウム90放射能濃度（測定値及び、事故から30、50、70年後の予測値で、単位は１リットルあたりのベクレル（Bq/L））[3.125]

% Fuel particle breakdown took place at a much slower rate in lake sediments than in soils [3.149].  The half-life of fuel particles in sediments in the cooling pond is approximately 30 years [3.39], and hence radionuclides in fuel particles will remain in their original form for many years.

燃料粒子の分解は、湖底堆積物の中では、土壌中に比べてはるかに遅いかった［3.149］。チェルノブイリ冷却池に堆積した燃料粒子は、分解によって半減するのに約３０年かかる［3.39］。従って燃料粒子内の放射性元素は何年にもわたり原型のままとどまる【訳注：放出によって新たな汚染を起こす可能性があるということ】。
% 3.5.6.2. Marine ecosystems

% At present, radionuclides (mainly radiocaesium) in marine systems are at much lower concentrations than those observed in freshwater systems.  Activity concentrations in sea water and marine biota in the Black Sea are expected to continue to decline (see Table 3.8). This is mainly due to physical decay, but continued transfers to seabed sediments and further dilution will also contribute to the decline.

3.5.6.2　海洋生態系
海洋における放射性元素（主に放射性セシウム）の濃度は、現時点では、淡水に比べて非常に低い。黒海の場合、海水や海洋生物の放射能濃度は今後も下がり続けると予想される(表3.8)。この減少は、主に物理的崩壊（いわゆる半減期に従う放射性崩壊）によるもので、他に、放射性元素が海底への堆積する事による稀釈効果も今後続くと思われる。
% 3.6. CONCLUSIONS

% The highest radionuclide deposition occurred in Belarus, the Russian Federation and Ukraine, but high depositions also occurred in a number of other European countries.

% Most of the strontium and plutonium radionuclides were deposited close to the reactor and were associated with fuel particles.  The environmental mobility of these radionuclides was lower than that of the fallout associated with condensed particles, which predominated in other areas, although the bioavailability of 90Sr has increased with time as the fuel particles have partially dissolved.

3.6. 結論
放射性物質の降灰（フォールアウト）が一番多かったのはベラルーシ、ロシア、ウクライナである。ただし、他のヨーロッパ諸国でも大量の降灰があった。
放射性ストロンチウムと放射性プルトニウムのほとんどは、燃料粒子に含まれた形態で降灰し原発近郊を汚染した。燃料粒子に含まれた形の放射性元素は、一旦気化してその後に再凝縮した放射性元素よりも、地表汚染後に移動（二次汚染）しにくい。しかし、燃料粒子が分解していくにつれ、放射性ストロンチウム９０は次第に動植物へ二次汚染しやすくなっていった。
% Most of the originally released radionuclides have disappeared, due to radioactive decay; 137Cs is currently of most concern.  In the long term future (more than 100 years) only plutonium isotopes and 241Am will remain.

% The deposition in urban areas in the nearest city of Pripyat and surrounding settlements could have initially given rise to a substantial external dose to the inhabitants, which was averted by the evacuation measures.  The deposition of radioactive material in other urban areas has provided substantial contributions to the dose to humans during the years after the accident and up to the present.

事故当時に放出された放射性元素のほとんど（例えばヨウ素１３１）は、放射性崩壊（いわゆる半減期に従う減衰）で消えてしまい、現時点ではセシウム１３７が最も重要である。長期的将来（１００年以上先）になると、プルトニウム同位体とアメリシウム２４１だけの問題となろう。
原発から最も近いプリピャチ市とその周辺の居住地（集落）では、事故直後の汚染量が非常に多く、放置すれば住民がかなりの外部被曝を受けるところであった。幸い緊急避難が実施されて最悪の被曝は回避された。その他の都市域でも放射性物質の降灰は無視できない量であって、事故から現在に至るまで、かなりの人体被曝を起こしている。
% During the first weeks to months after the accident, the transfer of short lived radioiodine isotopes to milk was rapid and high, leading to substantial doses to humans in the former USSR.  Due to the emergency situation and the short halflife of 131I, there are few reliable data on the spatial distribution of deposited radioiodine.  Current measurements of 129I may assist in estimating 131I deposition better and thereby improve thyroid dose reconstruction.

事故から数週間〜数ヶ月の間（いわゆる初期段階）は、半減期の短い放射性ヨウ素（同位体がいくつかある）による牛乳等ミルクへの二次汚染が急速に起こり、その汚染濃度も高かった。それによる人体被曝（内部被曝）は、旧ソ連では無視出来ない量だった。緊急事態であった事と、ヨウ素１３１の半減期が短い（８日）ことから、地表汚染した放射性ヨウ素の空間分布に関する信頼できるデータはほとんどない。この空白に対し、現時点でのヨウ素１２９を測定すれば、当時のヨウ素１３１地表汚染の推定に役立つかもしれない。それが可能なら、当時の甲状腺被曝線量をより正確に推定できるようになるだろう。
% The high concentrations of radioactive substances in surface water directly after the accident reduced rapidly, and drinking water and water used for irrigation have very low concentrations of radionuclides today.

% Due to radioactive decay, rain and wind, human activities, and countermeasures, surface contamination in urban areas by radioactive material has been substantially reduced.  External doses in urban areas, compared with open areas, are reduced by shielding effects.

% At present, in most of the settlements subjected to radioactive contamination, the radiation dose rate above solid surfaces has returned to the pre-accident background level.  Elevated dose rates remain mainly in areas of undisturbed soil.

事故直後、河川や湖沼では放射性元素の濃度が一旦高くなったあと、急速に減少した。現在、飲料水や灌漑用水の放射性元素の濃度は非常に低い。
放射性崩壊（いわゆる半減期に従う減衰）、風雨、人間活動、各種対策により、放射性物質による都市域の地表汚染はかなり減っている。さらに、都市域だと、建物の全く無い野原よりも、外部被曝源（汚染地面からの放射線）がかなり遮蔽される。
現在、放射能で汚染されている居住地（集落）のほとんどで、硬い表面（アスファルトやコンクリ）の上の放射線量は事故前の値に戻っている。放射線量が未だに高い場所のほとんどが放置地（人の手が数ヶ月以上入っていない空き地）である。
% From the summer of 1986 onwards, 137Cs was the dominant radionuclide of concern in agricultural products (milk and meat).  During the first few years, substantial amounts of food were discarded from human consumption.  The highest activity concentrations of 137Cs have been found in food products from forest areas, especially in mushrooms, berries, game and reindeer.  High 137Cs activity concentrations in fish occur in lakes with slow or no turnover of water, particularly if the lake is also shallow and mineral nutrient poor.

% The importance of 90Sr in food products is lower than that of 137Cs because of its lower deposition and because milk is the only major animal food product to which it is transferred.  Strontium accumulation in the bones of agricultural animals and fish occurs but does not typically lead to radiation doses to humans.

農産品（ミルク及び肉）の放射能二次汚染に関しては、事故の年（１９８６年）の夏から、セシウム１３７汚染が一番問題になった。事故から数年間、多量の食物が消費されないまま廃棄された。セシウム１３７汚染の最も酷かったのは森林で穫れる食品で、特にキノコ、野いちご（ベリー）、狩猟獣（鹿や猪や兎）、トナカイの放射能汚染が酷かった。魚へのセシウム１３７放射能の二次汚染は、水の出入りが少ない湖で酷かった【訳注：原文ではturnoverが少ないとなっているが、実際には3.5.3.2節に書かれているように水の出入りの少ない湖（三日月湖など）を指す】。特に、浅い湖ほど、そしてミネラル成分に乏しいほど、魚のセシウム１３７放射能汚染がより酷かった。
ストロンチウム９０の食物への放射能二次汚染は、セシウム１３７ほどには問題にならない。というのも、ストロンチウム９０の地表汚染自体がセシウム１３７より遥かに少ないからであり、動物性食品の中でストロンチウムが問題になるのは（牛乳等の）ミルクだけだからである【訳注：これは、西洋で魚の骨を食べないから言える事であり、小魚の骨を食べる文化をもつ日本では、骨からの汚染が問題となる。ストロンチウムがカルシウムに置き換わるような形の汚染をするので、カルシウムは乳と骨に溜まる】。ストロンチウムは食用家畜の骨にも魚の骨にも蓄積するが、【ヨーロッパでは】、人体への内部被曝に結びつかないのが普通である。
% There have been large long term variations in 137Cs activity concentrations in food products, due not only to deposition levels but also to differences in soil types and management practices.  In many areas there are still food products, particularly from extensive agricultural production systems and forests, with 137Cs activity concentrations exceeding the intervention limits.  Large land areas in the former USSR are still excluded from agricultural production for radiological reasons.

% The major and persistent problems in the affected areas occur in extensive agricultural systems with soils with a high organic content and where animals graze on unimproved pastures.  This particularly affects rural residents in the former USSR, who are commonly subsistence farmers with privately owned dairy cows.

食品へのセシウム１３７放射能汚染の長期動向は地域によって大きく異なる。地域ごとに異なるのは、地表汚染が土地ごとの違うからだけでない。土壌の種類や農地管理の違いも地域差の原因となっている。未だに多くの地域の地場食品でセシウム１３７の放射能濃度が基準値を超えている。特に（荒れ地での放牧などの）粗放農業や森林からの産品で汚染が酷い傾向にある。旧ソ連では、今も広い地域で放射能汚染を理由に農業が禁止されている。
放射能汚染を受けた地域では、粗放農業における放射能対策がずっと重要な課題として残っている。というのも、粗放農業では、未分解有機物の多い土壌【訳注：落ち葉などがなかなか分解されずに残るような痩せた土地で、牧草が二次汚染されやすい】を改良しないまま使っており、そこへ家畜を放牧しているからである。この問題は、特に旧ソ連の農村部の住民（１〜２頭の酪農牛を持つ自給農家）にあてはまる。
% In general, there was an initial substantial reduction in the transfer of 137Cs to vegetation and animals, as would be expected, due to weathering, physical decay, migration of radionuclides down the soil column and reductions in bioavailability.  However, in the past decade there has been little further obvious decline, and long term effective half-lives have been difficult to quantify.

放射性セシウム１３７の動植物へ二次汚染は、大抵の場合、事故直後から暫くは大きく減少した。この減少はある意味予想されたものである。というのも放射性崩壊に伴う減衰（いわゆる半減期に従う減衰）以外に、風化（最も汚染の酷い地表面が洗い流される事）、放射性元素の土壌下方への浸透（植物の根が張る範囲から遠ざかること）、二次汚染しやすい形態の放射性元素の割合の減少（土壌成分と結合して植物の根に吸収され難くなる）などの減少要因があるからである。しかしながら、過去１０年間は放射性セシウム１３７による汚染はほとんど減少しておらず、長期的に今後どの程度の速さで二次汚染が減って行くかは良く分かっていない。
% There has been a particularly slow decrease since deposition in 137Cs activity concentrations in some products from forests, and some species of mushrooms are expected to have high 137Cs activity concentrations for decades to come.  Under certain weather and ecological conditions, the biomass of mushrooms in autumn can be much higher than normal, leading to relatively high seasonal increases in 137Cs activity concentrations in game.  Thus it must not always be assumed that 137Cs activity concentrations in animals will remain as they are now or decline each year.

（農産品と対照的に）林産食品の中にはセシウム１３７による放射能汚染がなかなか改善しないものがある。とりわけ、数種類のキノコでは、今後数十年にわたってセシウム１３７の放射能濃度が高いままであろうと推定される。普通の天候と環境の場合、キノコが生えるのは秋が圧倒的に多い【訳注：約１ヶ月ほどキノコ採りの季節になる】。その結果、狩猟獣のセシウム１３７放射能汚染もキノコの旬に酷くなる。従って、セシウム１３７放射能の動物への二次汚染は、一年のある時期に低かったとしても、その値が通年続く訳ではないし、毎年減って行くと都合良く期待するわけには行かない。
% Radiocaesium in timber is of minor importance, although doses in the timber industry have to be considered.  Wood ash can contain higher amounts of 137Cs.  Forest fires have increased the air activity concentrations in local areas, but not to a high extent.

% Due to dilution, there were never high concentrations of 137Cs in marine fish in the Black Sea or the Baltic Sea.

木材への放射性セシウム汚染はあまり重要でないが、木材産業従事者への被曝の問題は検討されるべきである。また、木材そのものは問題なくとも、木灰のセシウム１３７濃度は高くなり得る。以前起こった森林火災の際には、その地方の大気中の放射能濃度が高くなったが、幸いにして問題となるレベルにはならなかった。
黒海（原発の南520km）やバルト海（原発の北750km）では、セシウム１３７汚染の酷い海水魚は見つからなかった。その理由として、距離が遠くて濃度が薄められた上に、大量の海水に薄められた効果が考えられる。
% 3.7. FURTHER MONITORING AND RESEARCH NEEDED

% Updated mapping of 137Cs deposition in Albania, Bulgaria and Georgia should be performed in order to complete the study of post-Chernobyl contamination of Europe.

% Improved mapping of 131I deposition, based both on historical environmental measurements carried out in 1986 and on recent measurements of 129I in soil samples in areas where elevated thyroid cancer incidence has been detected after the Chernobyl accident, would reduce the uncertainty of the thyroid dose reconstruction needed for determination of radiation risks.

3.7. 今後必要な放射能監視と研究
チェルノブイリ事故によるヨーロッパ全体のセシウム１３７地表汚染に関しては、汚染地図の更新が必要だが、アルバニア、ブルガリア、グルジアの３ヶ国が空白地帯になっている。この空白を埋める測定をして地表汚染地図を更新させなければならない。
チェルノブイリ事故後に甲状腺がんの増加が確認された地域に関しては、事故直後のヨウ素１３１による汚染をよりきめ細かく再現しなければならない。これは、現在の土壌中のヨウ素１２９の量から当時のヨウ素１３１の量の推定する方法を、１９８６年に実施された測定結果（ヨウ素１３１の大雑把な分布）と組み合わせれば可能である。こうしてヨウ素１３１による汚染分布がより正確に分かれば、ヨウ素１３１による甲状腺被曝量がより正確に推定出来る。これは住民の今後の健康リスク（どのくらいの確率で癌になるか等）を知る上で必須である。
% Long term monitoring of 137Cs and 90Sr activity concentrations in agricultural vegetable and animal products produced in areas with various soil and climate conditions and different agricultural practices should be performed for decades to come within focused research programmes at selected sites.

農作物・畜産物の放射能汚染に関しては、セシウム１３７についてもストロンチウム９０についても、長期的に汚染がどのくらいのペースで減って行くのか、あるいはこれ以上減らないのかを知る必要がある。この長期動向は、さまざまな土壌や気候条件、農業慣行でそれぞれ長期（数十年単位）に渡って調べなければならない。その為に、モニタリング地点を決め、調査対象を絞った研究プロジェクトが必要である。
% The study of the distribution of 137Cs and plutonium radionuclides in the urban environment (Pripyat, Chernobyl and some other contaminated towns) in the future would improve the modelling of human external exposure and inhalation of radionuclides for possible application to any future nuclear or radiological accident or malicious action.

放射能汚染の酷かった都市（プリピャチ、チェルノブイリ、その他）に関しては、放射性セシウム１３７や放射性プルトニウムの都市内での細かい分布（屋根や壁を含む）を再び調査する価値がある。これにより、【汚染がどのような場所でどのくらい速く減っているか・減っていないかがわかり、ひいては】、もしも将来に原子力事故や放射能漏れ、テロなどがあった場合に、近隣住民の外部被曝と内部被曝を推定する為のモデルをより正確に改良する事ができる【訳注：モデルの一例が図5.2（外部被曝）と図5.12（内部被曝）に示されている。さらに被曝の推定を超えて、どういう所を避けたら被曝が減るかという知識を得る事ができる。この知識（例えば森や雨樋や側溝が危ない）は、今更という感じがしないでもないが、それでも今後も役立つだろう】。
% The continued long term monitoring of specific forest products such as mushrooms and game needs to be carried out in those areas in which forests were significantly contaminated.  The results from such monitoring are being used by the relevant authorities in affected countries to provide advice to the general public on the continued use of forests for recreation and the gathering of wild foods.

% In addition to the general monitoring of forest products, required for radiation protection, more detailed, scientifically based, long term monitoring of specific forest sites is required to provide an ongoing and improved understanding of the long term dynamics and persistence of radiocaesium contamination and its variability.  Such monitoring is also necessary to improve the existing predictive models.  Monitoring programmes are being carried out in several of the more severely affected countries, such as Belarus and the Russian Federation, and it is important that these continue for the foreseeable future if current uncertainties in long term forecasts are to be reduced.

森林汚染の問題に関しては【訳注：森林は農地と違ってなかなか汚染が収まらない】、汚染が今なお酷い森林で採ったり狩ったりする動植物（キノコ、野いちご（ベリー）、狩猟獣）の二次汚染を長期にわたって調べる必要がある。放射能汚染の影響の残る国々では、実際に、この手の長期モニタリング（調査）の結果を元に、一般人の森林の利用（余暇を過ごしたり野生食品を採ったり狩ったりする事）に関する勧告・指導を関係機関が行なっている。
林産品経由の被曝を防ぐ為に林産品の放射能検査が続けられているが、他にも、森林そのものの放射性セシウム汚染状況の長期的な動向（森林内の移動や季節変化やいわゆる半減期に従う崩壊減衰）を知る必要がある。その為に、特定の森林の特定地点を選んで、より詳細で、科学的な計測を長期に渡って続けるべきである。このような長期計測（モニタリング）は、現在ある予測モデルを改良する上でも必要である。現に、森林の長期計測は、深刻な放射能汚染を受けた国々のうちの幾つか（ベラルーシやロシアなど）で既に実施されている。計測を今後も続けることは重要で、それによって、はじめて汚染に関する今後の長期動向が、より正確に予想出来るようになる。
% Aquatic systems have been intensively studied and monitored during the years after the Chernobyl accident, and transfers and bioaccumulation of the most important long term contaminants, 90Sr and 137Cs, are now well understood.  There is therefore little urgent need for major new research programmes on radionuclides in aquatic systems.  There is, however, a requirement for continued (but perhaps more limited) monitoring of the aquatic environment and for further research in some specific areas, as detailed below.

% Predictions of the future contamination of aquatic systems with 90Sr and 137Cs would be improved by continued monitoring of radioactivity in key systems (the Pripyat-Dnieper system, the seas, and selected rivers and lakes in the more affected areas and western Europe).  This would continue the time series measurements of activity concentrations in water, sediments and fish and enable the refinement of predictive models for these radionuclides.

水圏（河川・湖沼・海洋・地下水）の放射能汚染は、チェルノブイリ事故後の数年間に集中的に研究・定期測定がされており、半減期の長くて被曝量の大きいストロンチウム９０とセシウム１３７に関しては、水圏内での移動（二次汚染）や生体濃縮が、現在までにかなりよく分かっている。したがって、水圏での放射性元素については、新たに大規模な研究計画を緊急に組む必要はあまりない。しかし、水域環境の継続測定（モニタリング）は、今後も（限られた地域になるだろうが）続ける必要があり、他にも研究が必要な対象も残っている。これら課題を以下にまとめる。
重要な水圏（プリピャッチ川・ドニエプル川水系、黒海、バルト海、汚染の酷い西ヨーロッパの河川・湖沼のいくつか）に関しては、ストロンチウム９０とセシウム１３７による放射能汚染を継続的に監視・測定しつづける事（モニタリング）で、将来の汚染状況の予測がより正確になるだろう。測定対象は水・水底堆積物・魚であり、測定を今後も続ける事で、今までの放射能測定と合わせて、事故以来の長期データが得られる事になる。データの取得期間が長ければ長い程、水圏での放射性元素の濃度を予測するモデルもより正確になる【訳注：モデルとは今後の将来予測の為であると同時に、まさに福島原発事故のような新しい事故の際のものでもある】。
% Although they are currently of minor radiological importance in comparison with 90Sr and 137Cs, further studies of transuranic elements in the Chernobyl accident area would improve predictions of environmental contamination in the very long term (hundreds to thousands of years).  Further empirical studies of transuranic elements and 99Tc are unlikely to have direct implications for radiological protection in the Chernobyl affected areas, but would further add to our knowledge of the environmental behaviour of these very long lived radionuclides.

% Future plans to reduce the water level of the Chernobyl cooling pond will have significant implications for its ecology and the behaviour of radionuclides/fuel particles in newly exposed sediments.  Specific studies on the cooling pond should therefore continue.  In particular, further study of fuel particle dissolution rates in aquatic systems such as the cooling pond would improve knowledge of these processes.

チェルノブイリ事故による汚染の酷い地域では、ストロンチウム９０やセシウム１３７以外の放射性元素【ウラン核反応で出来た元素で『超ウラン元素』と呼ばれる。プルトニウムがその例】についても調べる必要がある。これらはストロンチウム９０やセシウム１３７ほどには被曝を引き起こしていないものの、原発近辺で数百年〜数千年という極めて長い期間に渡って環境汚染を続けるからである。したがって、その長期動向（二次汚染や流出）の予測を、調査・研究によって向上させる意義がある。ウラン核反応で出来た放射性元素やテクネチウム99【核反応の副産物として原子炉で出来る放射性元素で、半減期は２１万年】をあちこちで測定して回ることが、チェルノブイリ近郊の汚染地域での被曝予防に直接役立つ事はないだろうが、それでも、半減期の極めて長い（＝いつまでも放射能を出し続ける）放射性元素が環境の中でどのように移動し、どのような二次汚染を引き起こすかを良く知る事ができるようになるだろう【訳注：プルトニウムは放射能を出すだけでなく、化学的に猛毒なので、その移動先は知っておく必要もある】。
チェルノブイリ冷却池は水位を下げて行く予定だが、これによって、池の生態系が変化する上、堆積物が露出し、堆積物中の放射性元素や（放射性元素を大量に含む）燃料粒子が今までと全く違った動き（飛散など）を始める恐れがある。したがって冷却池に関しては個別の調査を続けるべきである。水位を下げる事で起こる色々なプロセスをより正確に知る為には、とりわけ、冷却池のような特殊な水域での燃料粒子の分解速度（分解によって放射性元素が飛散しやすくなる）をもっと研究する必要がある。
