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第1章　序論

1．1　はじめに

　1954年、原子力関連予算の出現に始まった日本における原子力研究開発及び利用は、初期に

おける学会と産業界の対立、米国スリーマイル島原子力発電所2号炉や旧ソ連のチェルノブイ

ル原子力発電所4号炉の事故、多様な放射性廃棄物の処分や高速増殖炉路線等、様々な問題を

抱えながらも、40年以上の歴史を刻み、2000年初頭の時点では52基の原子力発電所が稼働し

ている1）・2）。しかし、1999年9月30日に発生した（株）JCOの東海村ウラン加工工場における

臨界事故は、原子力安全行政に対して大きな転機をもたらした。ウラン加工工場臨界事故調査

委員会はその報告書3）の中で「いわゆる原子力のr安全神話』や観念的な『絶対安全』という

標語は捨てられなければならない」とし、それまでの原子力安全行政を批判した。その上で、

「『絶対安全』から『リスクを基準とする安全の評価』への転回」を求めている。そして、2000

年に作成された原子力研究開発利用長期計画2）（以下「原子力長計」と記述する）では、「安全

確保のためにいかなる取組がなされたとしても、事故発生の可能性を100％排除することはで

きないとの前提に立って」原子力防災に取り組むとともに、「国や事業者は、原子力活動の便

益、意義はもとより、原子力活動に伴うリスクについて」国民に説明することが重要であると

している。すなわち、平成10年版の原子力安全白書4）において「我が国の原子力発電所の安全

性は、設計、建設及び運転の各段階において、厳格な安全確保対策を行うことにより十分確保

されており、これによってシビアアクシデントが現実に発生するとは考えられないほど発生の

可能性は十分小さい」として、情報公開は「国民の安心感の醸成に寄与する」とした立場を転

換し、原子力の使用にはリスクが伴い、それを認識、周知した上で原子力政策を行うべきであ

ることを明確にした。

　近年における一般市民の環境問題に対する関心の高まり、原子力行政に対する不信などの影

響もあり、今後新たに原子力施設を立地する場合のみならず、既存の原子力施設に関しても、

これまで以上に施設の安全性に関する説明責任が問われると考えられる。このため、原子力長

計では国民の信頼確保のために、積極的な情報公開を行うとしている。この情報公開は原子力

を推進する上での必要な施策という位置付けであるが、最終的に原子力政策が選択されるか否

かに関わらず、原子力施設のリスクを客観的、定量的に把握し、その情報を開示することは極

めて重要である。例えばスウェーデンでは、1980年に国民投票によって原子力を漸次廃止して

いくことを選択したが、W．　D．ノードハウス5）は環境政策モデルによってこの政策の影響を解

析し、原子力発電が最もリスクが低く、原子力発電の代替電源として石炭火力発電あるいは石

油火力発電で賄うとすると、環境、健康、安全面の負荷を負うことになると結論した。しかし

同時に、エネルギーシステムが健康や安全面に与える影響を十分に理解するには、不確実要因

が多すぎるとしている。このように、当該施策のリスクを可能な限り客観的、定量的に把握す

ること、そして、このようなリスクの推定結果に基づいて、情報や意見を個人やグループ、組

織の間で相互交換するリスクコミュニケーション6）を行うことは、施策を選択する上で今後よ

り一層重要になると考えられる。

1．2　環境影響評価の不確実性

　原子力施設の立地に限らず、ある施策を進めるためには、当該施策に起因する様々なリスク

を正確に把握し、そのリスクを周知して国民の合意を得た上で実施する必要がある。しかし、
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ある施策のリスクを総合的かっ正確に把握することは容易ではなく、リスクの評価には一般に

不確実性が存在する。この不確実性の取り扱いは、今日のリスク論争の多くの中で中心的問題

点であり、リスクメッセージの有効性は不確実性の処理に左右される・）。

　施設の安全性を確保することを目的とした安全評価では、評価の保守性が必要とされる。す

なわち、評価において不確実な要因が含まれる場合は、安全側に想定した評価が要求される。

この場合、必ずしも正確な評価が要求されるわけではない。これに対し、リスク受容やリスク

比較の観点から、どのような施策を選択するかといった情報を得るためには、当該施策のリス

クをより正確に把握することが必要とされる。しかし、環境影響評価が必要とされるリスク評

価においては、自然環境の不均質性や、生活態様に関する変動等、不可避な不確実性が存在す

るため、多くの場合リスクをある正確な一つの値として提示することは困難である。特に、原

子炉施設の事故のように、発生確率は低いが発生した場合の環境影響が大きいと考えられる事

象や、高レベル放射性廃棄物処分のように評価期間が極めて長期にわたる施設では、環境影響

評価の不確実性は大きくなると考えられる。

　環境影響評価の不確実性には、このような、不確実性を減少させることが不可能な要因があ

る一方、知識が不十分なことに起因し、不確実性を低減することが可能な要因も存在する。

よって、評価結果の不確実性に影響を与える要因を同定、弁別し、不確実性の低減化が可能な

要因については不確実性を少なくするとともに、不確実性が不可避な要因については、その不

確実性の定量化を行うことにより、合理的な環境影響評価を行うことができると考えられる。

このような、環境影響評価における不確実性の低減化あるいは定量化に関する研究は、施策の

選択や意志決定に必要な情報を提供するために極めて重要であるとともに、当該施策に起因す

るリスクの効率的な低減化を図るために有効であると考えられる。

　原子力施設の環境影響評価における不確実性を定量的に解析するためには、確率論的安全評

価（Probabilistic　Safety　Assessment，　PSA）が用いられている。原子炉の安全評価に関し確率論

的手法を用いた解析の嗜矢となったのはWASH－1400報告8）、通称「ラスムッセン報告」であ

る。これは原子力発電所における事故発生確率をフォールトッリーと呼ばれる手法で解析した

ものであり、データベースが不十分であるなどの問題点もあるが、総合的安全評価の手段を確

立したこと等の意義を評価する見解9｝がある一方、原子炉の巨大事故が起こる確率は極めて低

いとされ、いわゆる安全神話が形成されたという否定的な見解もある1°）。また、武谷11）は、事

故確率の絶対値は信用できないが、事故の経過や安全装置の要因分析が明らかになったことを

評価するとともに、このような事故の解析は発電炉の実用化への第一歩にまず行うべきことで

あったとしている。

　このようにラスムッセン報告は様々な評価がなされているが、この報告書によりPSAの有効

性が認識され、原子炉事故に関する確率論的安全評価のためのコードシステムの研究開発が各

国で進められてきた。原子炉事故に関する確率論的安全評価は、炉心損傷の発生頻度の評価を

行う解析をレベル1、格納容器からの核種の放出状況までの解析をレベル2、その事故による

被害を算定するのをレベル3、地震など外的事象の影響も考慮するのをレベル4としている12）。

環境影響評価はこの内レベル3に相当し、現在、我が国では、確率論的環境影響評価に関する

研究として、確率論的事故影響評価コードシステムOSCAARI3）の開発が進められている。この

コードシステムはレベル2の事故シーケンスを入力として、ランダムな気象シーケンスを用い、

健康影響や経済的損失を確率論的に解析するコードである。

　一方、放射性廃棄物処分の安全評価の分野でも、被ばく線量評価における不確実性の取り扱
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いについて検討が進められている。KIMURA　et．　al．14）‘16）は、放射性廃棄物処分の一般的安全評

価コードGSRWI7）にDifferential　Algebra法を適用し、評価結果に対するパラメータ値の偏微分

値を解析することにより、高レベル放射性廃棄物地層処分におけるパラメータの重要度解析を

実施した。また、モンテカルロ法を用いる確率論的安全評価コードGSRW．PSAを開発し、モ

ンテカルロ法によってパラメータ重要度解析を実施した18）。核燃料サイクル機構による高レベ

ル放射性廃棄物処分の安全評価においては、環境影響評価に関する様々な不確実性について検

討し、それぞれに対応したケースを想定してモデルやパラメータを変更した解析を実施してい

る19）。また、主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの設定では、決定論的解析によって

導出されたクリアランスレベルの妥当性を確認するために、モンテカルロ法を用いた確率論的

解析が実施された2°）。

　また、大気圏内核実験によって環境中に放出された放射性核種の環境中移行評価及び人体へ

の影響評価においても、不確実性を考慮した解析が進められている。森澤等21）はファジィ・シ

ステムモデルを、米田等22）は条件付きシミュレーション法を、島田等as）はモンテカルロ法を用

いることにより、フォールアウト放射性核種の動態や経口摂取に対して、不確実性を考慮した

解析を実施している。

　このような総合的な環境影響評価手法の開発と並行して、個々の移行素過程や被ばく評価に

おける不確実性に関する研究が進められている。これらは、環境影響評価に用いられる個々の

核種移行素過程を評価するモデルや被ばく評価モデルの不確実性、及びこれらのモデルに使用

されるパラメータの不確実性に関する研究である。このような研究の一環として、国際的な生

態圏移行モデルの妥当性検証プロジェクトや24）・25）、国内外におけるパラメータ値の収集及びそ

の変動要因、変動幅に関する検討等が進められている26）・27｝。

1．3　本研究の目的及び構成

　原子力施設の環境影響評価における不確実性の低減化あるいは定量化に関する研究は、当該

施設の立地や原子力政策の選択等に関するリスクコミュニケーションに対して有効な情報を与

える上で極めて重要である。また、当該施策に起因するリスクの効率的な低減化を図るために

も有効である。環境影響評価における不確実性は、一般に「シナリオ不確実性」、　「モデル不

確実性」及び「パラメータ不確実性」に大別される28）。本研究では環境影響評価におけるこ

れらの不確実性の低減化、定量化を目的とし、以下の両方の観点から研究を実施した。

　・個々の移行素過程や被ばく評価における不確実性に関する研究

　・総合的な確率論的環境影響評価手法に関する研究開発

各章における研究内容は以下の通りである。

　第2章から第4章までは、個々の移行素過程や被ばく評価における不確実性に関する研究で

ある。すなわち、放射性核種の移行挙動モデルや被ばく評価モデルの不確実性、及びパラメー

タの不確実性に関する研究を行う。

　第2章では、放射性廃棄物処分施設からの核種の漏洩、地層における核種の移行挙動、生態

圏における核種の動態解析等、様々なモデルにおいて用いられており、安全評価上極めて重要

なパラメータである分配係数にっいて、実験条件を詳細に設定した上で複数の機関あるいは実

験者による比較測定実験を行い、分配係数の測定値に与える物理的、化学的要因の影響、実験

室や実験者の差異に起因するKd測定値の変動の大きさについて定量的な評価を行う。

　第3章では、原子炉事故時における公衆の放射線影響を解析するコードシステムに用いられ
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ている外部被ばく線量評価モデル（以下「表面モデル」と記述する）について、チェルノブイ

ル原子力発電所近傍において測定された表層土壌中137Cs濃度のモニタリングデータを使用し、

実環境におけるモデル及びパラメータ値の適合性について検討する。具体的には、137Csの表層

土壌における鉛直方向移行及びそれに伴う外部被ばく線量率の経時変化を評価し、表面モデル

による評価結果と比較検討することにより、実環境における表面モデルの妥当性を評価する。

併せて、表面モデルで用いられる各パラメータ値にっいて感度解析を行い、各パラメータの評

価結果に対する重要度について検討する。また、ウクライナ国における土質に関するデータを

用いて、土質の差異が表面モデルにおける移行の速い成分の割合に与える影響について検討す

る。

　第4章では、グローバルフォールアウトによって耕作地土壌に沈着した゜「）Srの移行、すなわ

ち、風化や溶脱による9°Srの減少に対する1成分モデル及び2成分モデルの適合性について検

討するため、特に日本人の食生活において重要な米を生育する水田土壌に着目して解析を行う。

具体的には、これまで日本各地において測定された9°Srのフォールアウトデータ及び水田土壌

中9°Sr濃度データを用いて、水田土壌中9°Srの移行について両モデルを適用した結果を比較検

討し、その実環境における適合性にっいて検討する。また、これらの結果に基づいて、原子炉

施設の事故等により9°Srが水田土壌に付加された場合の、中長期的な9°Sr濃度の経時変化の評

価におけるモデル不確実性及びパラメータ不確実性の影響について考察する。

　原子力施設の環境安全評価において評価結果の不確実性について検討するためには、個々の

移行素過程におけるモデルやパラメータの不確実性を総合的に評価しなければならない。その

ためには、放射性核種の環境中への放出から公衆の被ばくに至る一連の核種移行素過程を全て

包含し、不確実性を考慮した解析を行うための評価コードが必要とされる。第5章と第6章

は、このような評価を目的とした確率論的環境影響評価手法に関する研究開発である。すなわ

ち、環境中核種移行や被ばく線量評価におけるパラメータ不確実性を総合的に評価するための

コードシステムの開発と、その適用に関する研究である。

　第5章では、陸域生態圏における核種移行及び被ばく線量評価を行うための評価コード

GACOM（Generic　Analysis　code　for　dynamic　COmpartment　Model）の開発及び適用について述

べる。陸域生態圏における核種移行を評価する際には、コンパートメントモデルが多く用いら

れる。GACOMは、コード使用者が評価対象系に応じて作成したコンパートメントモデルにつ

いて、決定論的評価に加えて、パラメータ不確実性解析、すなわちモンテカルロ法による確率

論的解析を実行することができる。第5章では、GACOMの概要及び構成を示すとともに、放

射性核種の生態圏中移行モデルの検証に関する国際共同研究Phase　II　25｝（BIOMOVS　II）にお

けるウラン鉱倖シナリオにGACOMを適用してコード機能の妥当性検証を行った結果を示す。

　第6章では、主な原子炉施設から発生する極めて放射性核種濃度の低い廃棄物を放射性物質

としての規制管理からはずすための基準値、すなわちクリアランスレベルの妥当性の確認する

ために開発された、モンテカルロ法による確率論的解析を実施するコードシステムPASCLR

（Probabilistic　Assessment　code　System　for　derivation　of　Clearance　Levels　of　of　Radioactjve　materials）

の開発及び適用について述べる。コードシステムPASCLRを使用してクリアランスレベルの導

出に関するパラメータ不確実性解析を行い、クリアランスレベルの設定に対して影響を与える

重要なパラメータを摘出するとともに、評価結果の不確実性について検討することにより、決

定論的解析によって導出されたクリアランスレベルの妥当性を確認する。第6章では、コード

システムPASCLRの概要、クリアランスレベルの設定におけるパラメータ不確実性解析の概要
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及びその結果について記述する。

　第7章では、第2章から第6章までの研究成果に基づき、原子力施設の環境影響評価における

不確実性の取り扱いについて、シナリオ不確実性、モデル不確実性及びパラメータ不確実性に

分類して考察する。

　第8章では、本研究で得られた成果と今後の課題をまとめて結論とする。
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第2章分配係数の変動要因と変動幅に関する研究

2．1　概説

　原子力施設等の環境影響評価を行う際には、環境中における放射性核種の移行挙動を評価す

る必要がある。このような移行挙動の評価には、各移行素過程毎に、評価の目的や評価対象に

応じた様々なモデルが提案され、使用されている。

　これらの移行素過程を評価するためのモデルには、核種移行に関連する環境条件や社会的条

件などを反映する様々な種類のパラメータが用いられている。これらのパラメータの内、放射

性廃棄物や、土壌等における核種の吸着挙動に関するパラメータとして、固相と液相の間にお

ける物質の分配を示す平衡論的パラメータである分配係数（Kd）がある。このKdは、放射性

廃棄物処分施設からの核種漏洩、地層における核種の移行挙動、生態圏における核種の動態解

析など、様々なモデルにおいて用いられており、環境影響評価上極めて重要なパラメータであ

る。このため、従来から様々な種類の土壌や核種について、Kd値の測定やその変動要因に関

する研究がなされてきた1）’6）。

　これらの研究により、Kd値は、同一の試料においても、固液接触時間等の物理的要因、電

気伝導度（以下「EC」と記述する）、pH等の化学的要因、実験室、実験者の差異に起因する誤

差等の複合的な影響により、測定値にばらっきが生じることが明らかにされている。よって、

Kd値を使用する移行素過程モデルを用いて環境影響評価を行う場合、その評価結果の信頼性

を確保するためには、Kd値の変動要因を十分に理解した上で、合理的なKd値を使用する必要

がある。このような、評価体系に固有の条件を客観的に反映した合理的なKd値の測定及び利

用を可能にするためには、Kdの測定に関する標準的方法（標準的測定法）及び測定値の利用

に関する標準的方法（標準的利用法）が、Kd値に関わる研究者、事業者等の間で合意され、作

成されることが望ましい。このため、日本原子力学会に設置された標準委員会の放射性廃棄物

管理分科会ではKd値に関する測定方法の標準化について議論を進めている7）。

　標準的測定法について検討する際の最も重要な観点の一つとして、標準的測定法によって測

定されたKd値は、十分信頼性を有していることが必要不可欠である。すなわち、標準的測定

法に定められた実験手順にしたがって実験を行えば、誰が実験を行っても、十分安定した測定

値が得られるものでなければならない．そのためには、測定値に大きな影響を与える様々な変

動要因について、その影響を分別して定量化する必要がある。また、各実験施設で用いられて

いる装置類及び実験操作における慣習、ならびに実験者の差異に起因する測定値の変動の大き

さを定量的に把握しておく必要がある。このためには、測定値が物理的、化学的要因による顕

著な影響を受けない実験条件を設定して比較実験を実施し、その測定値の差異の大きさを比較

検討することが有効である。

　このような観点から、標準的測定法を作成するための基礎情報を得るために、2度にわたり

Kd比較実験を実施した8）－1°）。一度目（比較実験フェーズ1）8｝は、実験条件を詳細に設定した上

で複数の機関によるKdの比較測定実験を行い、測定値に与える物理的、化学的要因の影響に

ついて検討した。二度目（比較実験フェーズII）9）は、比較実験フェーズ1の知見に基づき、物

理的、化学的変動要因を可能な限り排除した同一の実験条件下において、複数の実験者がKd値

の測定を行うことにより、実験施設や実験者の差異に起因するKd測定値の変動の大きさについ

て定量的な評価を行った。
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2．2比較実験フェーズ18）

2．2．1　比較実験フェ・一・一一ズ1の概要

　比較実験フェーズ1の目的は、実験条件を詳細に設定した上で複数の機関によるKdの比較

測定実験を行い、測定値に与える物理的、化学的要因の影響について検討することである。こ

の実験は、予備実験（第1回実験）、本実験（第2回実験）、各変動要因に関する確認実験（第

3回～第5回実験）の順に行われた計5回の実験から構成される。各実験における主な実験条

件をTable　2．1にまとめて示す。実験には放射線医学総合研究所、九州環境管理協会、三菱マ

テリアル、日本原子力研究所の4機関が参加した。以下それぞれ機関A～機関Dと記述する。

　Table　2．1　The　main　conditions　of　each　experiment．

（國・th・ch・・act・・i・tic　c・nditi・n・・f　each　exp・・im・nt）

Conditions First Second Third Fourth Fifth

Number　of　　　・　　　　　　　　　　●orgamzatlons

4 4 4 4 1

Nuclides

、』

ｭ晒c；∴85Sr，54Mn・（M枢ed） （　’　　　　　　　．P　診・　』

@’U0C・，137¢S・ 60Co，137Cs

iSingle）

60C・，137Cs

iSingle）

60Co，137Cs

iSingle）

Soil　types
Toyoura－sand
juroboku－
@　　soi1

Toyoura－sand
juroboku－
@　　soi1

ぢ　’　　．’：［』、⇒㍉　　　ご　　　、　バ　、

覧｣欝 Toyoura－sand
juroboku－
@　　soil

Kuroboku－
@　soil

solvent 10－3moM
baCl2

10”3moM

@　CaCl2
iDistributed）

10－3mo1刈

@　CaCl2
iDistributed）

10－3mol刀

@　CaCl2
iDisthbuted）

10’3molハ

baC12

Material　of

@vesse1
Polypropylene Polypropylene Polypropylene Polypropylene

10s6頑○’卜勲麟㌫　　　　　　▼、

Type　of
魔?rSle

Bottle　type

uessel　for
モ?獅狽窒奄?浮№≠狽奄盾

Bottle　type

uessel　for
モ?獅狽??tgation

Bottle　type

uessel　for
モ?獅狽?撃№≠狽奄盾

　ζ　1

@　　　　　「マ@　、　　　　　，　　　爪

g．V斑ff6r：，
ｲ鹸9麺在・Φis垣buted歩

、ミ　ご　　　　一
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2．2．2　第1回実験　　　　　　　　　104

　まず、本実験の実験条件を作成

するための予備的な実験として、◎

第1回実験を実施した。第1回実験亘103

の目的は、予備的に設定した実験逐

方法で実験を行い、実験方法の記B

述の解釈が曖昧な点をチェックす’∈

ること、及び、核種、RI初期濃§102

　　　　　　　　　　　　　　　0度、温度、ろ過操作を複数とし、

それぞれの測定値への影響の大き

さをチェックすることにより、本

実験の実験条件を確定することに

ある。なお、実験に使用する土壌

試料は1機関が購入し、各機関に

配布した。

101

15℃

P00Bq／ml

25℃ 15℃　25℃

eiltration

No－fUtration

15℃ 25℃ 15℃ 25℃

押UH
　　ユ▼

P000Bq／ml

電 電

夢▼ 8

▼

A B　　　　　　C

　Laboratory

D

Fig．2．1　Results　of　first　experiment（137Cs，　Kuroboku－soil）．

　第1回実験の実験結果の例として、137csの黒ボク土に対する実験結果をFig．2．1に示す。各機

関で測定された結果を比較検討した結果、Fig．2．1に見られるように、同一の核種、土壌であっ

ても機関によって測定値に比較的大きな差異が見られた。このため、各機関で行った測定の手

順や実験条件について詳細に検討したところ、実験方法の記述の曖昧さや、各実験施設にお

いて認可されている核種に関する制約等に起因して、いくつかの点で実験方法に相違があるこ

とが確認された。その中で最もKd値の差異に影響を与えたと考えられたのがRI溶液の作成方法

である。この実験では評価対象核種を6°Co、137Cs、85Sr、54Mnの4核種としたが、各実験施設の

許認可による制約等に起因し、混合した放射性核種の数が各機関で異なっており、機関Aは4核

種、機関Bは2核種、機関Dは3核種を混合してRI溶液としていた。機関Cは核種を混合せず、1

核種ずつ単独で実験に供していた。このため、実験溶液のpH、　EC等の液性が各機関で異な

り、この液性の差異の影響がKd測定値に顕著に現れたと考えられた。ただし、第1回実験にお

ける測定値の傾向の全てを液性のみで説明することは困難であることも同時に明らかとなった。

なお、RI初期濃度、温度、ろ過操作の有無は、本実験方法ではKd値に大きな影響を及ぼさない

と考えられたため、本実験では以後これらの条件は統一することとした。

2．2．3第2回実験

　第2回実験（本実験）の実験方法は、第1回実験の検討事項に基づき、いくつかの項目を単

純化あるいは詳細化して設定した。以下にその実験方法を示す。

（1）基本条件

　核種

　土壌

　土壌調整

　溶媒

　容器容量

　容器材質

：60Co、　137Cs

：豊浦砂（豊浦標準砂）、黒ボク土

：風乾を行わず、そのまま使用する

：10’3　mol／l　CaCl2溶液（1機関より配布する）

：50ml

ポリプロピレン
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　容器形状

　RI調整
（2）固液接触

　接触方法

　固液比

　添加方法

RI初期濃度

温度

試料温度調整

サンプル数

　総サンプル数

（3）振とう

振とう方法

振とう強度

振とう時間

温度測定

（4）RI強度測定

　固液分離

遠心分離

温度管理

測定試料量

測定機器

測定時間

（5）pH、　EC測定

　EC

　pH
　液温

（6）ブランク測定

試料作成

RI強度

：そのまま遠心分離可能なもの

：1MBq／m1の原液をイオン交換水で50kBq／mi（20倍）に希釈する

：バッチ法

：1：10（土壌3g：溶液30m1）

：土壌3gと溶媒30mlを混合し、1時間以内に各RIを混合せず別々に添加す

る

：100Bq／ml（RI溶液0．06ml）

：15℃

：実験開始の24時間以上前から、土壌及び溶媒の温度調整を行う

：1核種1土壌あたり5サンプルを用意し、4サンプルは振とうさせ、1サン

プルは手で軽く撹拝した後振とうさせず恒温器内に静置する

1核種1土壌あたり5（4＋1）サンプル（計20サンプル）＋ブランク（2＋1）

：往復振とう

：50往復／分

：7日間（168時間）

：振とう開始より1日後、4日後、7日後（振とう終了時）に恒温器内温度を

測定、記録する

：振とうした4サンプルの内3サンプル及び振とうしない1サンプルは、恒

温器内で2時間静置後上澄み5m1をろ過する

残りの振とうした1サンプルは、恒温器内で2時間静置後遠心分離し上澄み

5mlをろ過する

：3500rpm、10分

：静置、遠心分離とも15℃を保持する

：5ml

：マルチチャネル波高分析器付Ge半導体検出器

：原則として1時間とするが、カウント数に応じて適宜判断し、測定誤差を

少なくする。特に137Csについて測定誤差に留意する。検出限界の10倍以上

を目安とする。

：RI測定試料採取後、上澄みを必要量採取して測定する

：EC測定試料採取後撹拝して測定する

：pH、　EC測定時の液温を測定する

：土壌を加えないことの他は全て同一条件（振とう有り）で行う

：以下の3種類の溶液を各5m1採取して測定する

a．振とう開始1時間後

b．振とう終了後2時間静置した後

c．上記試料採取後ろ過を行った後（ろ液）

一10一



　EC　　　　　　：ろ液採取後必要量採取して測定する

　pH　　　　　：EC測定試料採取後そのまま使用する

（7）遠心分離による液温上昇測定

　試料　　　　　：溶媒のみのブランク試料を作成、使用する

　測定方法　　　：遠心分離用サンプルと同様の操作を行い、遠心分離直後の液温を測定する

（8）実験結果の整理

　　定められた様式にしたがう。ブランクの濃度は測定順にしたがって記載し、分配係数の算

　出には2時間静置後の濃度（b．の濃度）を用いる。特記事項の記入は以下の様式に従う。

測定時間

EC希釈
その他

（9）その他

：RI濃度測定で1時間を超える測定時間としたとき、その測定時間を記録す

る（単位：時間）

：EC測定において測定試料を希釈した場合、その希釈倍率を記録する

：その他個々のサンプルに関し実験方法を変更した場合等に、変更点を記録

する

実験方法を全体的に変更した

場合には、変更点を備考欄に

記載する。

　第2回実験の実験結果の例と

して、6°Coの豊浦砂に対する実

験結果と、137Csの黒ボク土に対

する実験結果を第1回実験の同

一条件における実験結果ととも

にFig．2．2に示す。6°Coの豊浦砂

に対する実験結果に見られるよ

うな同一機関における第1回目

と第2回目の実験結果の差異

は、各機関におけるRIの添加方

法の変更に伴うpH、　EC測定値

の差異による影響と考えられ

た。しかし、各機関間の測定値

の差異は、いずれの核種一土壌の

組み合わせでも見られ、この傾

向は各機関のpH、　EC測定値と

対応がとれていないことが確認

された。すなわち、pH、　ECで

評価される液性の差異以外にKd

測定値に対して大きな影響を与

える変動要因が機関間において

存在することが示唆された。な

お、固液接触における振とうの

103
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Fig．2．2　Results　of　the　second　experirnent
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有無及びろ過前の遠心分離の有無の影響は、ほとんどの場合明確には認められなかった。

　これらの検討結果から、土壌の鉱物組成の不均一性や保管方法等に起因する、土壌試料の

性質の差異による影響、及び実験器材の差異の影響が原因として上げられ、それぞれの影響

を確認するため、再度比較実験をすることとした。

2．2．4　第3回実験

　第3回実験では、土壌試料の鉱物組成の不均一性や輸送及び保管の状態の差異等、土壌試料

の性質の差異による影響を確認するため、各機関に配布した土壌試料を回収し、それぞれを

4分割して、再度各機関に配布することにより、土壌試料のクロスチェックを試みた。この結

果、各機関の測定値は、それぞれの機関の第2回実験における測定値とほぼ同様の結果となっ

ており、土壌試料の鉱物組成の不均一性や輸送及び保管の状態の差異等の影響は小さいこと

がわかった。

2．2．5　第4回実験

　第4回実験では、実験器材の差異の影響を確認するため、土壌試料及び溶媒に加え、実験に

使用する器材一式を統一した実験を行うこととした。このため、機関Dで使用している実験器

材一式を各機関に配布して実験を実施した。実験結果の例として、137Csの黒ボク土に対する

実験結果をFig．2．3に示す。図に見られるように、各機関の測定値は第2回実験と異なり、比

較的近い値が得られた。すなわち、測定値に見られた機関間の差異は、実験に使用された器

材の差異によってもたらされた可能性が高いことが推察された。このため、各機関が使用し

ている実験器材について再度検討した結果、実験容器について、材質は全てポリプロピレン

製であるが、機関Aと機関Bは底面積が比較的大きい瓶型の容器を用いたのに対し、機関Cは

底面積が比較的小さい瓶型の容器、機関Dは底面積が比較的小さい遠沈管型の容器を用いてい

たことが確認された。すなわち、この実験容器の形状の差異が測定値に影響を与えているこ

とが推察された。

2．2．6　第5回実験

　第4回実験において推察され

た容器形状の差異等による測定

値の影響についてさらに詳細に

検討するため、実験に用いる容

器のクロスチェックを行った。

すなわち、各機関が本実験にお

いて使用していた実験容器、及

び形状はほぼ同一であるが材質

の異なる3種類の実験容器を用

いて、1つの機関（機関D）にお

いて同一の実験者による実験を

実施した。また、実験に使用し

た容器のHCO3による表面処理

の有無に起因するKd測定値の影

104

101

2nd 4th 2nd 4th 2nd 4th 2nd 4th

目会

o

目△

目△ e

i｛

　　Centrifugation

mo－centrifugation

A B
　Laboratory

C D

Fig．2．3　Results　of　the　fourth　experiment（137Cs，　Kuroboku－soil）．
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Table　2．2　Vessels　used　at　the　experiment　for　crosscheck．

Symbol Type Size Material

A Bo“1e　type 40mmφ×72mmH Polypropylene

B Bottle　type 40mmφ×75mmH Polypropylene

C Bo田e　type 34mmφ×77mmH Polypropylene

D Vessel　for　centrifugation 29mmφ×115mmH Polypropylene

P Vessel　for　centrifugation 35mmφ×97mmH Polyethylene

G Vessel　for　centrifugation 35mmφ×105mmH Glass

PC Vessel　for　centriftgation 34mmφ×100mmH Polycarbonate

響についても確認した。本実験

に使用した容器の一覧をTable

2．2に示す。また実験結果の例と

して、137Csの黒ボク土に対する

実験結果をFig．2．4に示す。　A～

Dまでの測定値は第2回実験とほ

ぼ同様の傾向を示しており、第

2回実験で見られた機関間の測

定値の差異は、容器形状の差異

に起因している可能性が高いこ

とが明らかになった。また、ポ

リエチレン、ガラス、ポリカー

ボネート容器による測定値は、

いずれもほぼ同一の直径である

CやDとほぼ同じ傾向を示して

おり、本実験では容器材質の差

異は、容器形状の差異に比して

影響が小さいことが確認され

た。なお、HCO3表面処理によ

る影響もほとんどないことが確

認された。

　上記の傾向は、測定値が容器

の直径に依存していることに

よって生じている考えられる。

そのため容器底面積と測定値の

関係を定量的に把握することを

目的とし、土壌及び溶液の量を

変化させず、容量の異なるガラ

ス容器を用いて同様の実験を

行った。この結果をFig．2．5に示

103

ヱ01
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e口 e目

o目
e目 e日

θ日 目

↑1
　Not　treated　by　HCO

sreated　by　HCO、

A B C　　　D　　　P

　　Vessels

G PC

Fig．2．4　Results　of　the　fifth　experiment（137Cs，　Kuroboku－soil）．
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Fig．2．5　Effects　of　the　capacities　of　vessels　to　determined　Kd

　　　　　　　（137Cs，　Kuroboku－soil）．
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す。この図に見られるように、

実験条件が同じであっても、容

器容量が異なるとKd測定値が異

なることが確認された。これら

の容器は底面の直径が異なって

おり、（①40mmφ、②50mm
φ、③63．5mmφ、④79．2mmφ、

⑤99mmφ）、容量が小さい容

器、すなわち底面積が小さい容

器では、Kd測定値が小さくなる

傾向がある。この傾向は第2回

実験及び第4回実験と同一であ

る。これは、本実験において実

験条件として設定した往復振と

う器による振とうでは、底面積

103

102

口 口
口 口 口 口 口

§

↑

o Shaker and　handshaki 9

Shaker

○○
↓
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○ 08 eO ○○
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A B C　　　D　　　P

　　Vessels
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Fig．2．6　Effects　of　the　method　of　shaking　to　determined　Kd

　　　　　　　（137Cs，　Kuroboku－soil）．

の差異によって容器内の振とうの状況が異なり、測定値に影響を与えていると考えられる。す

なわち、第3回実験までの測定値の差異は、各機関が用いた容器の底面積の差異、すなわち容

器形状による振とう状況の差異に起因すると考えられる。

　振とう方法の差異による測定値の差異にっいて更に検討することを目的とし、同一容器にお

いて、振とう器による実験とハンドシェイクによる実験を行って測定値を比較した。この結果

をFig．2．6に示す。いずれの容器についても、振とう器による往復振とうに加えてハンドシェイ

クを行った場合の測定値は、往復振とうのみによる測定値に比して明らかに高く、特に内径が

小さい容器ではその差異が顕著であった。また、ハンドシェイクを行った場合は、容器の種類

によらず安定した値が得られた。このことから、往復振とう器による実験では、土壌試料と溶

液が完全に混合された真の平衡状態の測定値ではなく、土壌表面と溶液の静的な見かけの平衡

状態においての測定値が得られていることが推察された。

　なお、10°3mol／l　CaCl2溶液、蒸留水、イオン交換水、土壌抽出水（固液比が10の状態で浸漬

した土壌抽出水を0．45ミクロンのフィルタで濾過した溶液）を用いてブランクテストを行うこ

とにより、核種の容器への付着によるKd測定値への影響はほとんどないことを確認した。

2．2．7　比較実験フェーズ1の結論

　本比較実験の結果、往復振とう器による振とうの場合、土壌試料と溶液が完全に混合された

真の平衡状態の測定値ではなく、土壌表面と溶液の静的な見かけの平衡状態においての測定値

が得られていることが推察された。このため、往復振とうで実験を行う場合は、容器の形状が

測定値に影響を与えることが確認された。よって比較実験フェーズIIにおいては、実験器材の

差異の影響を排除するため、主な実験器材及び試料を配布することとした。なお、本実験条件

では、pH、　ECの差異の影響は見られたものの、その他の条件の差異は測定値に顕著な影響を

与えないことが明らかになった。

2．3比較実験フェーズll9）

2．3．1　実験方法
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　比較実験フェーズ1では、標準的測定法を作成するための第1段階として、実験条件を詳細

に設定した上で複数の機関によるKdの比較測定実験を行い、測定値に与える物理的、化学的

要因の影響について検討した。比較実験フェーズIIでは、　比較実験フェーズ1の結果に基づ

き、物理的、化学的変動要因を可能な限り排除した同一の実験条件下において、複数の実験者

がKd値の測定を行うことにより、実験施設や実験者の差異に起因するKd測定値の変動の大き

さについて定量的な評価を行った。

　実験参加者は8ヶ所の実験室（放射線医学総合研究所、九州環境管理協会、北海道大学大学

院、三菱マテリアル、日立製作所、三菱重工業、東芝、日揮）で各1名、1ヶ所の実験室（日本

原子力研究所）で12名の計20名である。以下、8ヶ所の実験室における各1名の実験者について

は英大文字（A～H）で表し、日本原子力研究所の実験室における12名の実験者については英

小文字（a～1）で表す。

　本実験に際しては、物理的、化学的変動要因を排除するため、比較実験フェーズ1の知見に

基づき、実験方法は可能な限り詳細に設定することとした。なお、設定された条件で実験を行

うことが困難である項目に関しては実験条件の変更を認めるが、その変更に起因する測定値の

変化について把握する必要があるため、変更した項目についてはその変更内容を詳細に記載す

ることとした。なお、　フェーズ1より、実験器材、特に実験に使用する容器の形状の差異に

よる影響が明らかとなったため、フェーズIIでは、実験器材の差異の影響を排除するために、

主な実験器材及び試料を配布した。以下に実験方法を記述する。また、設定した実験方法のフ

ローチャートをFig．2．7に示す。

（1）基本条件

　RI

　土壌試料

　試料調整

　溶媒

　容器

（2）RI調整’1

　RI原液

　希釈方法

（3）固液接触

　接触方法

　固液比

　添加方法

初期RI濃度

温度

試料温度調整

サンプル数

：60Co、　137Cs

：豊浦砂、黒ボク土（配布）

：風乾を行わず、そのまま使用する

：10’3　molA　CaCI2溶液（配布）

：ポリプロピレン製50m1（38mmφ×78mmH）容器（配布）

日本アイソトープ協会製JAS－706標準溶液

放射能濃度　　：1MBq／m1

担体溶液　　　：CoCl2　or　CsCl　O．05mg／g　in　O．1　N－HCl

：イオン交換水で50kBq／mlに希釈

：バッチ法

1：10（土壌3g：溶液30ml）

：土壌3gと溶媒30mlを混合し、1時間以内に各RIを混合せず別々に添加す

る

100Bq／ml

：15℃（恒温器を用いない場合は室温をなるべく一定に保つ）

：実験開始の24時間以上前から、土壌及び溶媒を恒温器内に入れておくこと

により、温度調整を行う

　1核種1土壌あたり3サンプル（計12サンプル）＋ブランク（2）
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　　　　Sample
（Soil＋Solvent＋RI）

　　　Blank

（Solvent＋RI）

轍渓纏逐

事
　二

紅

“1．鷲灘

ぶ、』’↓℃・t・tl1’s一

践

1

Sampling　of
supernatant

　solution

Filtration

Sampling　of
Mtrate（5m1）

Sampling　of
　solution
　　（5m1）

Measurement
　　　of　RI

　　　（1h）

　　　Sampling　of

　　　　　solution

（an　adequate　amount）

　　　Sampling　of

　　　　　solution

（an　adequate　amount）

Mixed　b
stlrrlng

Measurement
　of　EC　and

temperature

Measurement　of
　　　pH　and

　　temperature

　（Suspended
　　condition）

Opcration　in　thermostat（15°C）

Fig．2．7　Flow　chart　of　intercomparison　measurement　Phase　II
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（4）

　振とう開始

　振とう方法’2

　振とう強度’2

　振とう時間

　温度測定

振とう（振とう器が使用できない場合は手による定期的な振とうでも可）

：RI添加直後

：往復振とう

：50往復／分

：7日（168時間）

：振とう開始より1日後、4日後、7日後（振とう終了時）に恒温器内温度（恒

温器を用いない場合は室温）を測定、記録する

（5）　測定試料前処理

　固液分離　　　：恒温器内で2時間静置後上澄み液をろ過する

　ろ液用容器　　：配布した容器でろ液を受け、測定試料を採取する

　測定試料量　　：5ml

（6）放射能濃度測定’3

　測定機器　　　：Ge半導体検出器

　測定時間　　　：原則として1時間とするが、測定方法や試料の放射能濃度に応じて適宜判

　　　　　　　　断し、測定誤差を少なくする。

（7）pH、　EC測定

　EC’4　　　　　：RI測定試料採取後、上澄みを必要量採取して測定する

　pH’5　　　　：EC測定試料採取後、撹拝して測定する

　液温　　　　　：pH、　EC測定時の液温を測定する

（8）ブランク測定

　試料作成

　濃度測定

　EC’4

　pH’5

（9）

：土壌を加えないことの他は全て同一条件で行う

：振とう終了後2時間静置した後5ml採取して測定する

：ろ液採取後、必要量採取して測定する

：EC測定試料採取後、そのまま使用する

　　実験結果の整理

　実験結果整理票で定めた様式に、各サンプルの核種濃度、Kd値、　pH及びEC値（測定時の

液温を含む）を記入する。なお、温度測定の欄は、振とう開始より1日後、4日後、7日後の

温度を記録する。

（10）　実験方法の変更

　本実験方法において、＊を付した項目にっいては、実験室や実験者の都合により、設定した

方法と異なる方法を用いてもよい。その場合、実験結果整理票の定められた欄に、変更した内

容を記述する。

＊1：設定と異なるRI原液を用いた場合、その原液の供給元と番号、　RI濃度、担体溶液、担体

　　濃度及び基準日を「RI原液」欄に記述する。また、異なった希釈方法（希釈溶液、希釈

　　後RI濃度等）を用いた場合、希釈溶液、希釈後のRI濃度、添加量を「RI希釈」欄に記述

　　する。なお、RI原液あるいは希釈方法のいずれかを変更した場合は、使用するRI溶液の

　　pHを測定し、「RI溶液pH」欄に記述する。

＊2：手による振とうを行った場合、あるいは提示した方法と異なる振とう方法、振とう強度を

　　用いた場合、その内容（「1日1回朝10分のハンドシェイク」等）を「振とう方法」欄に

　　記述する。

＊3：測定に使用した機器名およびその検出限界を「RI測定機器」欄に記述する。また、　NaIシ
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ンチレーションカウンタやGM計数管を用いた場合は、測定条件や試料の形態等について

同欄に詳細に記述する。なお、1時間を超える測定時間としたときは、その測定時間を

「測定時間」欄に記録する（単位：時間）。

2．3．2　実験結果及び考察

（1）振とう方法の影響

　各機関が使用した実験溶液の性状をTable　2．3及びTable　2．4に示す。実験者によるKd値の測

定結果をFig．2．8～Fig．2．11に示す。振とうを振とう器で行った測定値は○、ハンドシェイク

で行った測定値は◇で表している。機関F及び機関Hの実験者はハンドシェイクによる実験を

3サンプルについて実施している。機関B及び日本原子力研究所の実験室の実験者（a～1）は、

比較実験フェーズ1で見られた振とう方法の差異による測定値の差異について明確にするため、

振とう器による実験を3サンプルについて実施するとともに、ハンドシェイクによる実験を各

1サンプルについて実施している。

　いずれの核種、土壌においても、本実験で定めた条件では、振とう器による測定値よりハン

ドシェイクによる測定値の方が高い傾向が見られる。特に同一実験室の12名（a～1）の測定

結果ではその差異が明確である。これは、比較実験フェーズ1と同様に、振とう器による振と

うの場合は水平方向の振とうが主であるため、本実験で用いた容器では液相と固相の面的接触

が支配的となって混合が不十分となるのに対し、ハンドシェイクでは定常的ではないものの、

液相と固相の均一な混合系を生成するためと考えられる。

　この振とう方法の差異の影響にっいて明確にするため、日本原子力研究所の実験者12名（a

～1）の測定結果について、各振とう方法による測定値の累積分布関数（Cumulative・Distribution

Function；CDF）をFig．2．12～Fig．　2．13に示す。いずれの核種、土壌の組み合わせにおいても、

振とう器による振とうとハンドシェイクとの差異が明確である。これらの差異は、ノンパラメ

トリック検定であるKolmogorov－Smirnovの検定により、いずれ核種一土壌のも有意であること

が確認された。また、振とう器による振とうとハンドシェイクとの差異の大きさは核種、土壌

の組み合わせによって若干異なるが、ファクター2程度であることが認められる。ただし、Fig．

2．5に見られるように、この差異の大きさは実験に使用する容器の底面積に依存し、底面積が

小さい容器を用いた場合は、より大きな差異が生じると考えられる。

　また、機関F及び機関Hは振とう器を用いず、ハンドシェイクの実験のみを行っているが、

これらの測定値は機関Hの「6°Co、豊浦砂」の測定値を除き、同一実験室の実験者のハンドシェ

イクの測定値とほぼ同程度の値である。これは、ハンドシェイクの場合は液相と固相が十分に

混合されるため、振とう器の場合に比べ測定値が安定しやすいことによると考えられる。なお、

ハンドシェイクの測定値は振とう器による測定値の最大値とほぼ同程度であり、振とう器によ

る振とうにおいて混合が比較的十分になされた場合、ハンドシェイクによる測定値と同様の測

定結果が得られると考えられる。

　なお、ハンドシェイクの方法（頻度、時間、混合方法等）については特に設定しなかったた

め、各実験者が実施した方法は統一されていない。しかし、測定値のばらつきは比較的小さい

ことから、ハンドシェイクの場合はその方法の差異の影響は小さいことが推測される。

（2）測定精度の影響

　固相への核種の吸着量が多い場合、すなわちKd測定値が高い場合は、液相中の核種濃度が

低くなるため、放射能測定における測定誤差の影響が大きくなる。また、逆に固相への核種の
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吸着量が少ない場合、すなわちKd測定値が低い場合は、液相中の核種濃度の変化が少ないた

め、同様に測定誤差の影響が大きくなることが考えられる。

　Fig．2．11及びFig．2．13に見られるように、「137cs、黒ボク土」のKd測定値は、他の組み合わ

せに比べKd測定値が高く、そのばらっきも比較的大きい。この傾向は、同一の実験者による

3サンプルの測定結果においても現れている。このばらつきは、液相中の放射能濃度が低く

なったことにより、測定誤差の影響が相対的に大きくなったことによると考えられる。

　このような測定誤差によるばらっきの影響小さくするためには、RI初期濃度を適切に設定す

ることが必要がある。但し、RI溶液の添加量を変化させた場合、実験系の液性が変化すること

により、Kd測定値に影響を与える可能性があることに十分留意する必要がある。

（3）液性の差異の影響

　Fig．2．8～Fig．2．11のいずれにおいても、機関A、機関B及び機関Dの実験者の測定値が一

般に低い傾向が見られる。これらにっいては、実験条件を変更したことに起因する液性の差異

が、Kd測定値に影響を与えていると考えられる。この影響を明らかにするため、　pH及びEC

とKd測定値との相関について検討する。

　まずpHとKd測定値との相関の例として、「ωCo、豊浦砂」及び「6°Co、黒ボク土」の組み

合わせにおける、実験終了時の各サンプルの液相のpHとKd測定値との相関、及びブランク

のpHとKd測定値との相関をFig．2．14～Fig．2．17にそれぞれ示す。機関AはRI添加量が0．6m1

と他の実験者より10倍程度多いため、プランクのpHが他の実験者に比べ低くなっている。機

関Bは希釈溶液に1NHCIを用い、　RI溶液の添加量も他機関より10倍以上多いため、サンプ

ル及びブランクのいずれについてもpHが他機関よりかなり低い値を示している。この傾向は

137Csでも同様である。

　Fig．　2．15及びFig．2．17に見られるように、豊浦砂、黒ボク土ともにブランクのpHとKd測

定値とは比較的よい相関が見られる。また、豊浦砂は比較的緩衝作用が小さいため、実験終了

時の各サンプルの液相のpHとKd測定値も相関が見られる（Fig．2．14参照）のに対し、黒ボク

土は比較的緩衝作用が大きいため、実験終了時の各サンプルの液相のpHとKd測定値では相

関はほとんど見られない（Fig．2．16参照）。このように、　Kd測定値に対するpHの影響は、サ

ンフルよりもフランクのpHに着目した方がより明確である。これらの図より、機関A及び機

関Bはいずれの組み合わせにおいてもブランクのpHが他の機関より明らかに低く、このため

にKd測定値が低くなったと考えられる。なお、ブランクのpHが4程度より大きい場合は、　pH

とKd測定値に明確な相関は見られない。すなわち本実験条件では、プランクのpHが4程度よ

り小さい場合に、液性の影響によりKd測定値が小さくなる傾向が明らかである。

　次に、「6°Co、豊浦砂」及び「ωCo、黒ボク土」の組み合わせにおける、実験終了時の各サン

プルの液相のEcとKd測定値との相関、及びブランクのEcとKd測定値との相関をFig．2．18

～Fig．2．21にそれぞれ示す。ただし、機関AはプランクのECを測定しておらず、機関Eはサ

ンプル及びブランクのいずれもECを測定していない。いずれの組み合わせにおいても、機関

B及び機関DのECが他の実験者と大きく異なっており、全体として負の相関の傾向が見られ

る。機関Bは前述したRI溶液の特性のためECも高くなったと考えられる。また、機関Dは

pHについては他の機関とあまり差異がなかったが、　ECについてはサンプル、ブランクのいず

れにおいても他機関より明らかに高い値を示しており、このためにKd測定値が低くなったと

考えられる。機関AはECについては他機関とほぼ同様であるため、前述したpHの差異がKd

測定値の差異となって現れたことが推察される。なお、pHの場合と同様に、黒ボク土におけ
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る実験終了時の各サンプルの液相のECとKd測定値との相関は、ブランクに比べて明確では

ない。このことから、ECについてもブランクによって液性を把握すべきであることが示唆さ

れる。

　このように、液性の差異はKd測定値に影響を与えるが、その差異はプランクのpH及びEC

によって把握することができた。すなわち、Table・2．3及びTable　2．4に見られるように、　RI溶

液の添加量あるいはRI希釈溶液の差異によって、プランクのpHあるいはECのいずれか（あ

るいは両方）が大きく変動した場合、Kd測定値はオーダーの幅で変動することが明らかとなっ
た。

　また、上述した機関A、機関B及び機関D以外の機関の実験者についても、RI供給元、　RI

原液の担体濃度、希釈方法などで若干の違いが見られた。しかしながら、これらの実験者間に

おいては、ブランクのpH及びECがほぼ同じ値であり、Kd測定値に対する影響も特に現れて

いない。すなわち、RI原液やその希釈方法の差異に起因する液性の差異は、ブランクのpH及

びECに大きな差異が生じる程度でなければ、実験者の差異による影響に比して有意な影響を

及ぼさない。

2．3．3　比較実験フェーズIIの結論

　比較実験フェーズIIの結果から、ブランクのpH及びECが大きく異ならない場合のKd測定

値のばらつきは、振とう器による測定値でファクター2～3程度、ハンドシェイクによる測定

でファクター2以下となることが確認された。このばらつきは同一実験室の実験（a～1）でも

同程度であることから、本研究に参加した実験室の差異による影響は実験者による差異の影響

に比して小さく、主として実験者の差異に起因するばらつきであると考えられる。なお、振と

う器による測定値のばらつきの大きさは、使用する容器の底面積によって若干変化することが

推察される。

2．4　第2章の結論

　本章では、Kdの標準的測定法を作成するための基礎情報を得るために、2種類の比較実験を

実施した。比較実験フェーズ1では、主に測定値に与える物理的、化学的要因の影響について

検討し、比較実験フェーズIIでは、主に実験者による測定値の差異について検討した。本章に

おける研究によって得られた主な結論は以下の通りである。

①RI溶液の作成方法及び添加量等の差異によって生じる液性の差異に起因して、　Kd測定値が

　オーダーの幅で変化する可能性がある。このような液性の差異は、ブランクのpH及びECを

　測定することによってチェックする必要がある。

②往復振とう器を使った実験は、ハンドシェイクの場合に比べ、Kd測定値が低くなる傾向が

　ある。その差異の大きさは実験容器の容量（底面積）に依存し、比較実験フェーズIIにおい

　て使用した試験容器（内径38mm）ではファクター2程度である。

③往復振とう器を使用する場合、実験容器の容量（底面積）によって、Kd測定値にファクター

　2～3程度の差異が生じる（Fig．2．5及びFig．2．6参照）。よって、往復振とう器を用いた場合

　は、平衡状態について十分に考慮する必要がある。

④物理的、化学的変動要因の影響がない場合の実験者の差異に起因する変動幅は、往復振とう

　器による測定値でファクター2～3程度、ハンドシェイクによる測定でファクター2以下と

　なる。
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⑤本実験で設定した実験条件においては、RI初期濃度、温度、ろ過操作、ろ過前の遠心分離の

　有無、実験容器の材質、実験容器の前処理の影響は本実験条件では比較的小さい。ただし、

　これらの条件は、核種や固相の種類によっては測定値に有意な影響を与える可能性があるこ

　とに留意する必要がある。

　Kdは環境影響評価上極めて重要なパラメータである。このため、　Kdの測定を行っている研

究者、技術者に対するアンケート調査1°）・11）や、これまでに測定されたKdのデータベースの整

備12）・13）等が進められている。今後は、これらの知見に基づいて議論を深めることにより、実効

性のある標準的測定法及び標準的利用法を確立し、より合理的な環境影響評価に資することが

必要である。
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第3章　原子炉事故時における137Csによる

外部被ばく線量評価モデルに関する研究

3．1　概説

　原子炉の事故等により、放射性核種が短時間の内に環境中に放出された場合、原子炉近傍

における長期的な被ばくの観点では、地表面に沈着した放射性核種、特に137Csからの外部被

ばくの寄与が大きいと考えられている。このため、地表面に沈着した137Csに起因する外部被

ばく線量の長期的な経時変化を評価することは、原子力施設の安全評価上非常に重要である。

例えば1986年に発生したチェルノブイル原子力発電所事故では、事故直後は1311の吸入によ

る甲状腺の被ばくが最も重要であったが、事故後数年を経た時点では137Csが現実的に重要な

唯一の核種であるとされている1）。

　このため、原子炉事故時における公衆の放射線影響を解析するコードシステムである

OSCAAR2）やMACCS3）では、事故によって大気中に放出され地表面に沈着した137Csに起因す

る外部被ばく線量の長期的な経時変化を評価するモデルが組み込まれている。このモデルで

は、Gale等4）の研究に基づき、地表面に沈着した137Csによる外部被ばく線量率の減少につい

て、移行が速い成分と遅い成分に区別し、それぞれの成分の地表面からの除去について異な

る環境半減期を与えることによって被ばく線量を評価している。すなわち、外部被ばく線量

率の経時変化を以下の式で表している。

Qs（t）－DE，e・．it［P，・xp（－1・2・t／T，）・（1－Ps）・xp（－1・2・t／T2）］・xp（－k）

ここで

　　D。（t）

　　D」『

…

OAτττλ

：評価時点tにおける器官sの吸収線量率（μGy／y）

：137Csが地表面にある場合の対象とする器官sの外部被ばく線量係数

（（μGy／y）／（Bq／m2））

：137Csの地表面単位面積あたりの初期沈着量（Bq／m2）

：移行が速い成分の割合（う

：核種が沈着した時点から評価時点までの期間（y）

：移行が速い成分の環境半減期（y）

：移行が遅い成分の環境半減期（y）

：137Csの物理的崩壊定数（y’1）

（3．1）

である。以下、（3．1）式で表されるモデルを「表面モデル」と記述する。なお、このモデルに使

用されているパラメータ値は、Gale等4）によって、英国において一般的な6種類の土壌につい

て各3個のサンプルを用いた実験によって得られた値が用いられている。

　表面モデルは、外部被ばくに関与する137Csが全て地表面にあり、地表面から除去された

137Csは被ばく線量に関与しないとして評価するモデルであるため、評価式は（3．1）式に見られ

るように単純であり、被ばく線量評価が容易であるという利点がある。しかし、実環境にお

いては、地表面に沈着した137Csは降雨浸透水とともに地表面から土壌層内部に浸透して、土

壌層内部を鉛直方向に移行する。このため、長期的には地表面に存在する137Csだけではなく、

土壌層内部に浸透した137Csも外部被ばくに寄与することが考えられる。すなわち、表面モデ

ルは実環境の核種移行を模擬するモデルではなく、外部被ばく線量を評価することを目的と

した経験式に基づく仮想的な評価モデルである。
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　本章では、実環境における137Csの鉛直方向の移行を模擬iするモデルを用いて外部被ばく線

量評価を行い、表面モデルによる評価結果と比較検討することにより、実環境における表面モ

デルの適用性や、モデルに使用するパラメータ値について検討する。ここで、137Csの鉛直方向

移行を評価するデータとして、チェルノブイル原子力発電所近傍において測定された表層土壌

中137Cs濃度のモニタリングデータを使用する。これは実際の汚染された環境における測定デー

タであり、そのサンプル数も比較的多いため、実環境おけるモデルの適用性について検討する

上で適しており、またパラメータ値のばらつきについても検討することができる。

　3．2節では、浸透による土壌層内部への13’Csの移行を核種移行モデルによって模擬し、それ

に伴う外部被ばく線量率の経時変化を表面モデルによる評価結果と比較検討することにより、

表面モデルの実環境における適用性を評価する。併せて、表面モデルで用いられる各パラメー

タ値について感度解析を行い、各パラメータの評価結果に対する重要度について検討する。

　また、外部被ばく線量評価モデルに使用されるパラメータ値は、表層土壌における137Csの

鉛直方向の移行性に依存している。この鉛直方向移行性は、気象条件や土壌特性等、様々な環

境因子の影響を受けると考えられる。特に、土壌の性状の差異は、137Csの土壌固相一土壌溶液

間の分配係数が土質によって大きく異なること等の理由により、鉛直方向移行性に大きな影響

を与えることが推測される。このため3．3節では、ウクライナ国における土質に関するデータ

を用いて、土質の差異が137Csによる長期的外部被ばく線量及び表面モデルにおける移行が速

い成分の割合p．の推定値に与える影響について検討する。

3．2線量評価モデルの妥当性の検証5）

3．2．1解析に使用するデータベース

　本節では、チェルノブイル原子力発電所近傍における表層土壌中137Cs濃度のモニタリング

データによって作成された2種類のデータベースを使用する。なお、本章では単位面積あたり

の137Cs量を単に「濃度」と記述する。これらのデータベースは、ウクライナのチェルノブイ

ル国際研究科学技術センター（CHESCIR）が測定、作成したものであり、日本原子力研究所が

CHESCIRとの研究協力協定に基づいて入手したものである。それぞれのデータベースの概要

をTable　3．1に示す。データベースaは、発電所近傍の2つの地域における3ヶ所の土壌のデー

タであり、同一地点の同一土質における137Cs濃度の鉛直方向分布を約10年間にわたって測定

Table　3．1　Monitoring　data　on　the　concentration　of　i37Cs　in　the　surface　soil．

Database－a Database－b

Sampling　point
2points　in　Chistogalovska

@　　lpoint　in　Kopachi
5－45km　from　NPP　in　36　directions

Number　of　samples
20r　3　times　in　each　year

@　　　at　each　point

20r　3　samples　at　each　point

@　　　　（932samples）

Soil　species
Soddy－podzolic　soil（both　points）

@Peatbog　soil（Chistogalovska）
Unknown

Soil　layers
0－1．1－2．2－3，3－4．4－5，

T－10，10－15and　15－20㎝

0－2，2－3，3－4，4－5and

@　deeper　than　5㎝

Sampling　year 1986－1995 1990
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している。このデータにより、表層土壌における137Cs濃度の鉛直方向分布の経時変化につい

て解析することができる。データベースbは1990年の単年度のデータであるが、発電所近傍

全域の表層土壌について網羅的に測定しており、発電所近傍地域における137Cs濃度の鉛直方

向分布の傾向を全体的に把握することができる。

3．2．2　解析手順

　本章では以下の手順に従い、表面モデルの妥当性及びそのパラメータ値について検討する。

①核種濃度の経時変化の解析

　表層土壌中137Cs濃度の経時変化に対して2成分1コンパートメントモデルを適用し、データ

　ベースaによって、その妥当性を確認する。

②パラメータ値に関する検討

　データベースa及びデータベースbを用い、2成分1コンパートメントモデルにおけるパラ

　メータ、すなわち移行が速い成分の割合及び移行が速い成分と遅い成分の環境半減期の値に

　ついて検討する。

③核種の浸透を考慮した外部被ばく線量評価

　②で得られたパラメータ値を用い、137Csの表層土壌中濃度分布の経時変化を考慮した外部被

　ばく線量評価をコンパートメントモデルによって実施する。

④表面モデルの妥当性検証

　③による評価結果と、表面モデルによる評価結果について比較することにより、表面モデル

　による線量評価の妥当性について検討する。

⑤表面モデルのパラメータ感度解析

　表面モデルの各パラメータについて感度解析を行い、表面モデルによる線量評価において重

　要なパラメータを摘出するとともに、本研究で得られたパラメータ値の妥当性について検討

　する。

3．2．3　核種濃度の経時変化の解析

　表層土壌における137Cs濃度の経時変化にっいて推定するため、地表面からある深さまでの

土壌層を1つのコンパートメントと見なし、その土壌層からの137Csの減少を、（3．1）式と同様に、

移行の速さが異なる2つの成分に分けて評価する2成分1コンパートメントモデルを考える。

地表面からz・cmまでの土壌層を1っのコンパートメントとすると、この土壌層中137Cs規格化

濃度の経時変化は以下の式で表される。

　　C〃。．．（t）一　p。　exp（一　ln2・t／T，）・（1－P、）・xp←ln・2・t／T，）　　　　　（3．2）

ここで、

　　Cn。一。（り　　：地表面からzcmまでの土壌層中137Cs規格化濃度（一）

　　p、　　　：地表面からz・cmまでの土壌層をコンパートメントと見なした場合の、移行

　　　　　　　　が速い成分の割合（う

である。なお、規格化濃度Cn。．z（りは、放射性崩壊による減衰を考慮し、地表面に沈着した初

期の放射能量に規格化したもので、以下の式で定義される値である。
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　　　　　　e，（t）
Cno－、（t）＝

　　　　ρ．it　exp（一λ彦）

ここで、

　　9。（t）

（3．3）

：地表面からz・cmまでの土壌層における単位面積あたりの137Cs放射能量

（Bq／m2）

である。なお、（3．3）式では再飛散、表

面流出等による137Csの減少の効果

は考慮していないため、これらの影

響については別途検討する必要があ

る。

　データベースaを用いて、（3．2）式

による137Cs濃度の経時変化推定の

妥当性について検討する。評価時点

tにおいて核種が土壌深さz・CMより

深い土壌へ移行している割合を深部

移行割合R（z，t）とし、以下の式で定

義する。

　　R（z，t）－1－Cn。．、（t）（3．4）

比較的浅い土壌層として0～1cm層

を、比較的深い土壌層として0～

5cm層を選択し、（3．2）式においてp，

及びT、を変化させたときの深部移

行割合R（1，り、R（5，りの推定値の経時

変化を、各土壌における実測値とと

もにFig．3．1（a）～（c）に示す。図中の

○がR（1，りの実測値、×がR（5，りの実

測値である。なお、本解析で用いた

データベースは事故から約10年後

までのデータであるため、これらの

データから移行が遅い成分の半減期

　o（a）Peatbog　soil（Chistogalovska）
10

010－1
8
三

唱

§1σ・

b

10－3

　1986

τ＝0．51

τ1＝1・0 τ1＝2・0

R（1，’）

　　8X zz

X X

X
♂　》〆

q（5，’）

X

X

τ＝0．51τ＝1．01τ＝2．0

loo

10

ユ01

1988 1ggo　　　　1992

Calender　year

（b）Podzolic　soi1（Chistogalovska）

10’3

　1986

1994 1996

＝0．6

＝0．05

τ＝0．51

○

◎
z

午1・0
R（1，’）

㊦

X τ1＝2・0

x
X x　　》故 X

z

X

※ X
τ1＝0・5

R（5，∫）

T＝1．Ol

X
τ1＝2・0

1988 1ggo　　　　1992

Calender　year

　（c）Podzolic　soil（Kopachi）
100

について明確に推定することは困難C10．i

である・このため・ここでは移行が§

遅い成分は速い成分に比べて半減期5
　　　　　　　　　　　　　　　　㌃
が極めて長いと考え、T2を非常に長§10．2

期である5000年に固定している。ま←

た、137Csの単位面積あたりの初期沈

着量（～、nitは、各土壌層中137Cs濃度の

和に対して放射性崩壊による減衰補

正をすることにより求めている。

　Fig．3．1に見られるように、いずれ

10’3

　1986

1994 1996

＝0．4

＝0．02

τ1＝0・ o

τ1＝1・0 R1，’

X

τ1＝2・O

@X　汝X　　　　X ㎡》さ
長

凛
X　　　X

ρz＝0

PO・5 R（5，τ）

1988 1ggo　　　　　1992

Calender　year

1994 1996

Fig．3．1Time　dependent　values　of　observed

　　　and　estj㎞ated　transfer　ratios．
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の土壌においても深部移行割合の実測値と推定値の経時変化の傾向はほぼ一致しており、2成

分1コンパートメントモデルによる核種濃度の経時変化の推定が妥当であることが示唆される。

また、移行が速い成分の半減期T、は、R（1，t）、　R（5，t）ともに1．0年前後で実測値と推定値の傾向

が一致しており、土壌層の厚さによる差異は小さい。すなわち、移行が速い成分の半減期と移

行が遅い成分の半減期は、着目する土壌層厚さにかかわらず同一であるとし、移行が速い成分

の割合p．を土壌層厚さzに依存する関数とすることにより、土壌層中137Cs濃度の経時変化を評

価することができると考えられる。また、（b）及び（c）は土質が同一であり、実測値とよく一致す

るρ、の値がほぼ同一であるのに対し、（a）はこれらと土質が異なっており、実測値とよく一致す

るp、の値も異なっている。このことから、p、の値に対しては、土質の差異が影響を与えている

可能性があることが推察される。

3．2．4パラメータ値に関する検討

（1）移行が速い成分の割合p、に関する検討

　2成分1コンパートメントモデルを核種移行評価に適用し、移行が速い成分の半減期が1年

程度であるとした場合、Fig．3．1より、データベースbが測定された1ggo年時点では、縦軸の

値である深部移行割合R（z，りと、移行が速い成分の割合p、がほぼ等しい値となっていることが

わかる。すなわち、この時点では、移行が速い成分の大部分は既に着目する土壌層よりも深部

に移行しているのに対し、移行が遅い成分はほとんどが着目する土壌層内に留まっているため、

深部移行割合と移行が速い成分の割合がほぼ等しい状態となる。よって、データベースbの

サンプルにおいては、以下の式が成り立つことが推察される。

　　P、sv　Rb（z）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（3．5）

ここで、

　　R，（z）：データベースbの各サンプルにおけるz・cm以深への深部移行割合（う

である。すなわち、データベースbにおける深部移行割合と土壌層厚さの関係について明らか

にすることにより、移行が速い成分の割合と土壌層厚さとの関係について推定することが可能

である。

　深部移行割合と土壌層厚さの関係にっいて考察するため、まず、データベースbの各サンプ

ルについて、土壌層厚さ毎に深部移行割合を算出する。ここで、データベースbの深部移行割

合は各層中核種濃度を用いて以下の式で表される。

・RS②一
?X（m）／Xc1（m）

（3．6）

ここで、

　　C1（2）　　：0－2cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

　　C1（3）　　：2－3cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

　　C1（4）　　：3－4cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

　　Cl（5）　　：4－5cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

　　Cl（6）　　：5cm以深層中137Cs濃度（Bq／m2）

である。各土壌深さの深部移行割合にっいて、全932サンプルの累積分布関数（Cumulative・Dis－

tribution　Function；CDF）をFig．3．2に示す。

　地表面近傍について詳細に測定したデータ6）によると、地表面に沈着した137Csの一部は土壌
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層内部に浸透せず、地表面の有機層や、　　1・0

表層の極めて浅い部分に存在しているこ＿o・9
とが観察されている。よって、まず、沈さα8

着した137Csの一部が地表面に囎し・土…：：1

壌層内部に浸透している核種が指数関数　昆05

に従う濃度分布を形成しているとする　yo．4

と、深部移行割合は以下の式で与えられ号o．3

る。

　　，Rb（・）－a。　exp（－A．z）

ここで、

　　ao

（3．7）

沈着核種のうち、地中に浸

透している核種の割合（一）

§。．2

00．1

　°iσ・
10－2　　　　　　　10’1

Transfer　ratio（一）

100

Fig．3．2　CDFs　of　observed　values　of　transfer　ratio．

　　λ，　：濃度分布に関する定数（cm’1）

である。

　（3．7）式で推定される深部移行割合は、土壌深さに対して単調に減少する。しかし、Fig．3．2に

見られるように、一部のサンプルでは137Csが比較的深部に移行しており、深部移行割合を（3．7）

式で十分に模擬することができない。ここで、（3．7）式は、深部移行割合の減少率が深部移行割

合に比例しており、以下の微分方程式の解として与えられる。

　　dR、（z）
　　　　　＝一λvRb（z）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（3．8）

Fig．3．2に見られるような実測データを記述するため、ここでは、深部移行割合の減少率に、さ

らに以下のように2次の項を考慮する。

　　dR、（z）
　　　　　＝一λ。Rb（zX1－　R，（z））

この場合、深部移行割合は以下の式で与えられる。

（3．9）

ここ⊆θ一1ii誓謀）　1。　　　　　（3・1・）

　　a　　：無次元定数←）　　　　　　↑　O．9

である。Fig．3．2に示されたRb（2）とRb（3）三〇β

のCDF曲線の中央値付近の値からλ．＝§o’7
1（cm’1）と仮定し、各サンプルにおける　Eo’6

　　　　　　　　　　　　　　　　　　ao．5R，（2）の実測値から（3．10）式を用いてaを　；o．、

求める。このλ．及びaを用いて（3．9）式よ号o．3

り得られるRb（3）・Rb（4）及びRb（5）の推定』・2

値のCDFを、それぞれの実測値のCDFと　　o・1

ともにFig．3．3に示す。いずれの深部移行　　゜1）o－3　　　　10－2　　　　10－i　　　　lo°

割合も、実測値と推定値が極めてよく一　　　　　　　　　Transfer　ratio（一）

致しており、（3．10）式による深部移行割合
　　　　　　　　　　　　　　　　　　Fig．3．3　CDFs　of　observed　and　estimated　transfer　ratio．

、（5）（estimated

（5）（observed

Rb（4）（estimated）

、（4）（observed

R（3）（observed

R（3）（estimated

R、（2（observed
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の移行が速い成分の割合p、について、

以下の式が成り立つと考えられる。

の鉛直分布の推定が、実測データをよ

く模擬することが示唆される。このこ　　1’o

とから、データベースbにおいては、↑o’9
　　　　　　　　　　　　　　　　　　vo．8
（35）式と（3．10）式より、（3．2）式において言o．7

用いられる地表面からz・cmまでの土壌§o．6

層をコンパートメントと見なした場合9α5

　　　　　　　　　　　　　　　　　　ω

　　　a　exp一λ，z
P・　＝ P・a・xp（－Av・）（3・11）

　次に、（3．11）式におけるaの値につい

て検討するため、仮想的なパラメータ

p。（z＝0とした場合のp、）を考える。こ

〉亘ξ6

O．4

0．3

0．2

0．1

0．0

0．0

Uniform　distribution （0．20－0．98）

Estimated　R（0）

o．2　　　　　　　o．4　　　　　　　o．6　　　　　　　o．8

　　　Estimated　R，（0）（一）

Fig．3．4　CDFs　of　R，（0）estimated　by　observed

　　　　　　transfer　ratios．

LO

のp。は沈着核種のうち土壌層内部に浸透している核種の割合を表すことから、z＝0とした場合

の深部移行割合Rb（0）と同じ意味合いを持っ。　Rb（0）は（3．10）式より以下の式で与えられる。

　　　＆（°）「＝　　　　　　　　　　　　（3．12）

各サンプルのそれぞれの深部移行割合より、（3．10）式によってaの値を算出し、その値を（3．12）式

に代入して得られるRb（0）のcDFをFig．3．4に示す。また、　Rb（o）の推定値の95％信頼区間（2．5

パーセンタイル値と97．5パーセンタイル値の区間）の下限値と上限値がそれぞれ0．21と0．97

であることから、下限値と上限値がこれらとほぼ一致する一様分布を表すCDFの直線（最小

値：o．20、最大値：o．98）をFig．3．4に併せて示す。この図より、本解析対象領域におけるRb（o）

の分布は、最小値が0．2、最大値が0．98の一様分布に近いが、中央値付近の確率が分布の両端

より若干高いシグモイド型の分布であることがわかる。上述したようにp。とRb（0）は同じ意味

合いを持つことから、本解析領域においては、p。の確率密度関数（Probability　Density　Function；

PDF）は、　Rb（0）と同様に0．20から0．98の一様分布に近い分布型であることが推察される。

（2）環境半減期T，、T2に関する検討

　（3・2）式における移行が速い成分の半減期T，と移行が遅い成分の半減期T、について検討する

ため・データベースbにおける各土壌層の規格化濃度の実測値と推定値を比較する。（3．2）式を

用いると、各土壌層の規格化濃度の推定値は、以下の式で与えられる。

　　　C・，・・．，（t）一（Pz－P、・）｛・xp（一㎞2・t／・T，）一・xp（一　・n　2・t／4）｝　　　　（3．13）

ここで

　　Cn、，．z（り　　：評価時点tにおけるz’・cmからzcmの土壌層の規格化濃度（一）

　　p、，　　　：Ocmからz’cmの土壌層における移行が速い成分の割合（一）

である。

　まず、移行が速い成分の半減期について検討するため、T、を変化させたときの規格化濃度

cn。－2（り及びcn2．3（りの推定値のcDFを、実測値のcDFとともにFig．3．5に示す。ここで、　p。の

分布型は0．20から0．98の一様分布とし、T2は5000年に固定している。この図より、T，＝0．5あ

るいはT，＝1．0とした場合は、推定値と実測値が比較的よく一致しているのに対し、T，＝2．0の場
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合は推定値と実測値が大きく離れていることがわかる。すなわち、移行が速い成分の半減期は

1年程度以下とすることが妥当であると考えられる。ただし、Fig．3．1より、T，＝O．5とした場合

の深部移行割合の推定値の経時変化は、事故直後の変化率が実測値に比べてかなり急激な傾向

が見られる。これらのことから、移行が速い成分の半減期は1年程度とすることが妥当と考え

られる。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1．o
　次に、T，を1年とし、　T2を変動させた　　o．g

ときの5cm以深層の規格化濃度Cns．（t）の　ま08

推定値のCDFを、実測値のCDFととも　ii　o・7

にFig．3．6に示す。なお、5cm以深層以　§o’6

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　外の規格化離の擬値は・T2にほとんt2：：1

ど依存していない。5cm以深層の規格化　る
　　　　　　　　　　　　　　　　　　言0・3
濃度ではT、の変動の影響が大きく、T2に　ξo．2

1000年より小さい値を用いた場合は、実　o（）．1

測値の傾向と大きく乖離する。よってこ

こではT2を5000年程度とすることが妥

当であると考えられる。ただし、データ

ベースbは、事故から約4年後のデータ

であるためT2の推定については不確実

性が大きいことに留意する必要がある。

　これらのパラメータを用いて、（3．11）式

が成り立つとした場合の、（3．2）式による

土壌層中137Cs規格化濃度の推定値の妥

当性について検討する。p。を0．20から

0．98の一様分布、λv＝1（cm’1）、　T1＝1（y）、

T，＝5000（y）とし、（3．2）式及び（3．10）式を用

いて算出される1990年時点の深部移行

割合の推定値のCDFを、データベースb

の実測値のCDFとともにFig．3．7に示

す。推定値と実測値はよく一致してお

り、本解析で用いたモデル及びパラメー

タが妥当であることがわかる。

3．2．5核種の浸透を考慮した外部被ばく

線量評価

　137Csの土壌深部への浸透及び物理的

崩壊に伴い、地上における吸収線量率が

減少する傾向を、（3．13）式で与えられる土

壌層中核種規格化濃度を用いて評価す

る。この場合、吸収線量率の経時変化は

以下の式で与えられる。

゜・（ b戟B
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qt）一ΣD靱纒一・（t）・xp（－it）
（3．14）

ここで、

　　D（‘）　　　：評価時点tにおける空気の吸収線量率（μGy／y）

　　DF。　，．z　　：z’・cmからz・cmの土壌層kにおける外部被ばく線量係数（（μGy／y）／（Bq／m2））

である。（3．14）式によるモデルを以下「浸透モデル」と記述する。

　137Csの娘核種である137mBaのγ線エネルギー付近では、空気カーマと空気に対する吸収線量

はほぼ等しいため、外部被ばく線量係数として、斎藤等の研究ηによる単位線源強度あたりの

地上1m地点における空気カーマの計算値を用いる。斎藤等の研究では線源深さをg／cm2の単

位で与えているため、まず、データベ・一・一・スaに示されている土壌密度の平均値より土壌密度を

1．45g／cm3と仮定し、空気カーマを算出している線源深さをcmの単位で算出する。そして、算

出された各線源深さの中点を、解析を行う土壌層の境界とし、その土壌層における外部被ばく

線量係数として空気カーマの計算値を用いる。本解析で用いた単位線源強度あたりの空気カー

マと、それぞれに対応する土壌層の境界をTable　3．2に示す。なお、ここで考慮する土壌層は

15cmまでとしている。　Flg．3．1及びFig．3．2より、多くの土壌試料においては137Csは浅い層に

存在し、100年程度では15cmより深い層に浸透する核種量は相対的に十分少ないと考えられ

ること、及び最も深い層（12．1cm～15cm層）における単位線源強度あたりの空気カーマは、

Table　3．2　Total　air　kerma　at　lm　height　per　unit　source　intensity7）and　boundary　of　soil　layers

　　　　　　　　　　　　　　defined　in　this　analysis．

Source
р?垂狽?

i9／㎝2）

A廿kema　per　unit

i窃蒜淵）
UpPer　boundary
@　of　soil　layer

@　　　（cm）

Lower　boundary
@　of　soil　layer

@　　　（㎝）

0．0 8．19×10－16 0．0 3．45×10－2

0．1 7．27×10－16 3．45×10－2 1．03×10’1

0．2 6．70×10－16 1．03×10≡1 1．72×10－1

0．3 6．27×10・16 1．72×10－1 2．41×10－1

05 5．67×10－16 2．41×10－1 4．14×10－1

0．7 5．23×10－16 4．14×10－1 5．86×10－1

1．0 4．76×10－16 5．86×10’1 8．62×10－1

1．5 4．17×10－16 8．62×10’1 1．21×100

2．0 3．76×10－16 1．21×100 1．72×100

3．0 3．18×10－16 1．72×100 2．76×100

5．0 2．43×10－16 2．76×loo 4．14×100

7．0 1．95×10－16 4．14×100 5．86×100

10．0 1．46×10－16 5．86×100 8．62×100

15．0 957×10－16 8．62×100 1．21×101

20．0 6．41×10－16 1．21×101 1．50×101
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地表面に比較して1桁以上低いこと　　　（）．030

から、15cm以深層の線量への寄与は’9

遼芸《認㌶灘i奮：：：：

線源強度あたりの空気カーマの値の註。。1，

比は浅い層において約10％程度、深　§ミ
い層においても約2・％盤であるた量§・・1・

め・土壌層の境界位置の設定方法の員・．・・5

差異による吸収線量率の評価結果へく

の影響は比較的小さいと考えられ

る。これらのことから、Table　3．2に

示した土壌層の分割方法は十分妥当

であると考えられる。

　137Csが地表面に単位量（1Bq／m2）　　　1．o

沈着した場合の、地上1mの位置にお　B
ける吸収線量率の推定値の経時変化　§　o・8

着直後は、P。の差異による影響は小喜。．、

さいが、約1年後から数十年後付近　皇

は差異が大きくなり、その後物理的　　　OOi伊

崩壊によって吸収線量率が全体的に

減少する傾向が見られる。

　次に、核種の浸透による吸収線量

率の減少の程度を把握するため、そ

　0．OOO
　　10’i　　　　　　loo　　　　　　loi　　　　　　102

　　　　　　　Time　after　depositon（y）

Fig．3．8　Absorbed　dose　rate　per　deposit　estimated　by

　　　　　　compartment　mode1．

ρ。＝0・20

1　　　ρ＝0．40

ρ＝0．60

＼ ρ＝0．80

＼

ρ。＝0・98

100　　　　　　101
Time　after　depositon（y）

102

Fig．3．9　Normalized　values　of　absorbed　dose　rate　due　to

　　　　　migration　into　deep　zone　soil．

れそれの吸収線量率を核種の浸透を考慮しない場合の吸収線量率で規格化した値（以下、「規

格化吸収線量率（Normalized　value　of　Absorbed　Dose　rate；NAD）」と記述する）をFig．3．9に示

す。いずれの曲線も核種沈着後数年でほぼ変化がなくなる。移行が速い成分の割合が多い場合、

規格化吸収線量率の値は小さくなり、p。＝0．98の場合で約0．3である。また、移行が速い成分

の割合が少ない場合は規格化吸収線量率の値は高くなり、p。＝o．20の場合で約o．9である。Fig．

3．4より、p。が0．20以下あるいは0．98以上となる確率はそれぞれ約2％程度と小さいことから、

本解析領域では、核種沈着から数年後以降の吸収線量率は、浸透を考慮しない場合の約30％～

90％程度であると考えられる。

　また、積算線量についても同様に、核種の浸透による線量率の減少を考慮しない場合の積算

線量に対する各積算線量の比率（以下、「規格化積算線量（Normalized　value　of　Integrated　Dose：

NID）」と記述する）をそれぞれFig．3．10に示す。本解析領域における核種の浸透による50年

積算線量あるいは70年積算線量の規格化積算線量は、吸収線量率と同様に、30％～90％程度

となる。
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3．2．6　表面モデルの妥当性検証

　（3．14）式で示される浸透モデルで

は、核種の浸透による吸収線量率の

減少を評価するため、土壌を複数の

層に分割し、吸収線量率は各土壌層

からの寄与の和として評価した。以

下では、この浸透モデルによる推定

値の経時変化と、（3．1）式で示される

表面モデルの推定値の経時変化につ

いて比較検討することにより、外部

被ばく線量評価における表面モデル

の適用性について検討する。

　Fig．3．9に見られるように、浸透モ

デルによる吸収線量率の評価結果

ω

゜1σ1

＝0．20

＝0．40

＝0．60

ρo＝0・8

ρo＝0・98

100　　　　　　101
Time　after　depositon（y）

Fig．3．10　NIDs　due　to　migration　into　deep　zone　soil．

102

は、核種沈着後数年でほぼ変化がなくなる。また、（3．1）式より、表面モデルによる規格化した

吸収線量率の推定値も、長期間経過後においては浸透モデルと同様にほぼ変化がなくなる。こ

のような時点における推定値は、移行が速い成分の影響はほとんどなく、移行が遅い成分によ

る影響が支配的であるため、表面モデルにおける規格化吸収線量率は（1－p．s）にほぼ等しくなる。

よって、本節ではこのような時点において浸透モデルと表面モデルによる推定値が一致するよ

うに、表面モデルにおける移行が速い成分の割合psを設定する。具体的には、浸透モデルにお

いて吸収線量率にほぼ変化のなくなったt＝100（y）における規格化吸収線量率の推定値を、表面

モデルにおける移行が遅い成分の割合（1一ρs）と等しいとする（Fig．3．9参照）。この場合、前項

における浸透モデルの解析で設定した5段階のp。（0．20、0．40、0．60、0．80、0．98）に対応する、

表面モデルにおける移行が速い成分の割合p．はそれぞれ0．09、0．19、0．30、0．45、0．69となる。

これらの値を用い、Ti＝1（y）、　T2＝5000（y）として表面モデルにより推定される吸収線量率の経時

変化を、浸透モデルによる推定値とともにFig．3．11に示す。対応するそれぞれの曲線は極めて

よく一致しており、浸透モデルと表面モデルでほとんど同じ結果が得られている。すなわち、

浸透モデルで評価を行った核種の土壌

深部への浸透による吸収線量率の減少　　　0．030

を、簡易な表面モデルによって評価しる
得ることが示されている．このことか暑一・・25

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Aら、表面モデルによる外部被ばく線量　8．宅OO20
評価は、137Csの移行性に対応した適切　きξ

なp，を選択することにより、十分妥当　§§αOl5

　　　　　　　　　　　　　　　　　v　くう
な評価結果が得られることが示唆されBさ0肥
　　　　　　　　　　　　　　　　　D　　vる。、なお、本解析領域では、p，の範囲　§
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0．005は0．09～0．69程度であり、中央値は約2

0．30となる。　　　　　　　　　　　　　o’o（翌σ1　　　　100　　　　10i　　　　102

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Time　after　depositon（y）

Fig．3．11　Absorbed　dose　rate　per　deposit　estimated　by

　　　migration　model　and　surface　model．
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を0．5年、1．0年、2．0年と変化さ

せた場合の積算線量の経時変化

をFig．3．12に示す。　Fig．3．12に

見られるように、Tiを変化させ

ても積算線量にはほとんど差異

が見られない。3．2．3節の解析結

3．2．7　表面モデルのパラメータ

感度解析
　　　　　　　　　　　　　　　　　1．0
　最後に、表面モデルにおい
て、各パラメータが変動した場§　o．8

　　　　　　　　　　　　　　　a合の解析結果の変動について検8ξミ
討する。まず、移行が速い成分　邑喜　o’6

の半減期T，が変化した場合の影誤

響を評価する・前項の解析結果馨㎝

からp。の値を0．09、0．30、0．69の　書　　02

3段階とし、それぞれについてT三

　　　　　　　　　　　　　1
　　　　　　　　　　　　　　　　　0．0

　　　　　　　　　　　　　　oT。が変化した場合の影響の解析．

を行う。Gale等4）は移行が遅い成

分の半減期を92年としているこ

とから、T，を100年、1000年、5000

年と変化させた場合の積算線量

の経時変化をFig．3．13に示す。移

行が速い成分の割合が少ない場

LO

果によれば、T、は0．5年～2．0年言

よりも変動幅が小さいと考えら§＿α8

　　　　　　　　　　　　　　v　台
れるため、T，の変動が積算線量邑g，．，

に与える影響は極めて小さいと§鰻
　　　　　　　　　　　　　　てフ　h考えられる。　　　　　　　　vo　o・4
　　　　　　　　　　　　　　9ミs
　次に移行が遅い成分の半減期毘）

　　　　　　　　　　　　　　　　0．2

00
　0

τ1＝1・0

τ1＝0・5

τ1＝2・

τ＝2．0

τ1＝05

ﾑ1＝1・0

τ1＝0・5 τ1＝1・0
τ＝2．01

o　　　　　　　2o　　　　　　　　　　　　　　　　6o　　　　　　　8o

　　　　　Time　after　depositon（y）

　　Fig．3．12　1ntegrated　dose　per　deposit

　　　　（effects　of　variability　of　T，）・

100

＝0．09

＝O，30

＝0．69

ろ＝5000

τ2＝1000

τ2ニ10 τ2＝1000 τ2＝500

ρ、＝0

ﾏ，＝0

ﾏ、＝0・
τ2＝100

τ2＝100 τ2＝5000

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　エ

　Time　after　depositon（y）

Fig．3．13　1ntegrated　dose　per　deposit

　　（effects　of　variability　of　T2）．

100

合に、T2の変動が積算線量に与える影響が大きいが、その差異は影響が最も大きいp。＝0．09の

場合でも25％程度でありPs＝が小さければその変動も影響も小さい。本解析で用いたデータ

ベースは事故から約10年後までのデータであるため、特に長期的な核種移行については不確

実性が大きいが、Fig．3．12及びFig．3．13に示された結果から、原子炉事故時における線量評価

において重要な50年積算線量あるいは70年積算線量を評価する場合については、Ti、　T2の影

響は比較的小さいことが推定される。

　これに対し、移行が速い成分の割合p，の変動による積算線量に対する影響の大きさは、Fig．

3．10に示されているようにファクター3程度であり、Ti、　T，よりも明らかに影響が大きい。こ

れらのことから、表面モデルによって評価される積算線量に最も大きい影響を与えるのは移行

が速い成分の割合であり、この値を合理的に推定することが長期的線量評価上重要であること

がわかる。
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3．3土質の差異によるパラメータの代表値及び確率密度関数の差異8）

3．3．1解析に使用するデータベース

　本解析に使用する表層土壌中137CsのデータベースはTable　3．1に示したデータベースbであ

る。各サンプリングポイントにおいて採取されたサンプルの事故における137Csの単位面積あ

たりの初期沈着量Qin、tは以下の式で表される。

　　　　　　6
　　e・・一ΣCi（m）／exp（－7Lt）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（3．15）

　　　　　励・2

ここで、

　　Cl（2）

　　Cl（3）

　　Cl（4）

　　Cl（5）

　　α（6）

　　λ

　　t

：0－2cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

：2－3cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

：3－4cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

：4－5cm層中137Cs濃度（Bq／m2）

：5cm以深層中137Cs濃度（Bq／m2）

：137Csの物理的崩壊定数（y’1）

：事故からサンプリングまでの期間（y）

である。各サンプリングポイントにおけるe，．i，の平均値をFig．3．14に示す。サンプリングポイ

ントは発電所より5kmから30kmまでの圏内について、冷却池や河川の中で土壌のサンプリン

グが不可能な地域を除くほぼ全域を網羅しており、北西方向にはさらに発電所より45kmの地

点まで測定されている。137Csの沈着量が高い地域は、発電所の近傍及び北東から北西方向に広

がっている。また、発電所の西方向にも狭い範囲で沈着濃度が高い地域が存在している。

　土質による137Csの移行性の差異にっいて検討するため、チェルノブイル原子力発電所近傍

のウクライナ国内おける土質の分布に関するデータベースを用いる。このデータベースは表層

土壌中137Cs濃度データと同様に、　CHESCIRが作成したものであり、日本原子力研究所が

CHESCIRとの研究協力協定に基づいて入手したものである。本データベースにおける土質に

よる分類は、疑似ポドゾル土（soddy　pseudopodzolic　soil：SPP）、ポドゾル土（soddy　podzolic　soil：

SP）、低ポドゾル土（soddy　low　podzolic　soil：SLP）、低湿地グライ土（meadow　greyed　soil：MG）、

沼地土（bogged　soil：B）、泥炭土（bog　peaty　soil，　peat－bog：P）、砂質小腐植質土（sandy　low　hu－

mic　soil：SLH）に大別される。なお、グライ森林土（grey　forest　soil）、中ポドゾル土（soddy　middle

podzolic　soil）の項目もあるが、核種濃度のサンプリングポイントにはこれらの土質は存在し

ない。土壌中137cs濃度のサンプリングポイントにおける土質の平面分布をFig．3．15に示す。本

データベースはウクライナ国内に関するものであり、Fig．3．14において北東から北西方向に広

がっていた沈着量の高い地域の多くはベラルーシ国内であるため、その土質については調査さ

れていない。

3．3．2　地表面沈着核種の支配的な成分に関する解析

　セシウムは比較的揮発性が高いため、炉内にある燃料が爆発によって環境中に直接放出され

た成分（以下「燃料成分」と記述する）だけではなく、その後に炉内が高温になったことによ

り、炉内からガス状で放出され、それが空気中の粒子に凝縮、沈着した成分（以下「ガス状放

出成分」と記述する）も存在する1）。このため、本解析領域における土壌サンプルに沈着した

137Csは、これらの2つの成分が混在していると考えられる。このように異なった成分間では、
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Fig．3．14　Spatial　distribution　of　concentration　of　fallout　l37Cs
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ぼ同様であると考えられるのに対し、後

者においては沈着している137Csの多くは　　105

144Ceと異なった機構で放出されたと考えρ10、

られる。セリウムは比較的揮発性が低い喜

ことから、放射能比が事故時における燃塁103
料中の放射能比の理論値に近いサンプ」レ、弍1。、

沈着後の鉛直方向移行性に差異がある可能性がある。このため、本解析では、各土壌サンプル

においてどちらの成分が支配的であるかを、1“Ceとの放射能比を用いて解析し、支配的な成分

によって土壌サンプルを分類することを試みる。

　事故時における137Csのi“Ceに対する放射能比Raは以下の式で表される。

　　R…＝　e・・／ρ…，（ee．144）　　　　　　　　　　　　　（3．16）

ここで、

　　Ra　　　：事故時における137CsのiuaCeに対する放射能比（一）

　　q蝋（、e．144）　：i“Ceの地表面単位面積あたりの初期沈着量（Bq／m2）

である。e，“、t（c。．144）は（3．15）式と同様に求められる。まず、事故時における各サンプルの144Ceの

沈着濃度と、137Csの沈着濃度との相関にっいて、事故時における燃料中の放射能比の理論値9）

であるRa＝O．062の直線とともにFig．3．16に示す。137Csの1“Ceに対する放射能比が事故時にお

ける燃料中の放射能比の理論値の近傍に分布しているサンプルと、137Cs沈着濃度の方が理論値

より明らかに高いサンプルが見られる。すなわち、前者のサンプルにおいては、沈着している

137Csの原子炉からの放出挙動はi“Ceとほ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　106

すなわち137Csの原子炉からの放出挙動は
14‘beとほぼ同様であるサンプルは、沈着

した137Csの支配的な性状が燃料成分であ

るのに対し、理論値よりも137Cs濃度が高

いサンプル、すなわち沈着している137Cs

たと考えられるサンプルにおける137Csの

支配的な性状は、ガス状放出成分である

と考えられる。Fig．3．16の傾向から放射能

比Raの目安値を0．15とし、Raが0．15より

10i

100
101 102　　　103　　　104　　　105

　　　ρ醐c÷14｝（kBq／m2）

106

の多くが1“Ceと異なった機構で放出されFig・3・16　Relationship　between　concentration　of　fallout

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　radionuclide　at　the　moment　of　the　accident．

3．17より地表面に沈着した137Csの支配的

な性状について、Raの目安値を0．15とす

ることは十分妥当であると考えられる。

　地表面に沈着した137Csの支配的な性状

106

105

高いサンプルは、沈着している137Csが明ε104

らかにガス状放出成分が支配的なサンプ言103

ルであると考える・Ra・…5の直線をF⇒1。2

3．16に加えた図をFig．3．17に示す。　Fig．

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　10i

100
101

Theoretical　activity　ratio　in

fuel　component（Ra＝0．062）

102　　　103　　　104　　　105
　　　ρ醐c卜1糾）（kBq／m2）

106

について、Raの目安値を0．15で区分したFi9・3・17　RelationshiP　between　concent「ation　of　fallout

場合の、各サンプリングポイントにおけ　　　「adionuclide　at　the　moment　of　the　accident

る放射能比の平面分布をFig．3．18に示す。　　　　　　with　c「ite「ion（Ra＝0・15）・

一46一



15

180°

21

90°
ORa＞0．15

xRa＜0．15

km

270°

Fig．3．18　Spatial　distribution　of　activity　ratio　Ra．

原子炉より北東から北西に位置する約10km以遠の地域で、ガス状放出成分が支配的なサン

プルが多いことがわかる。本解析では、土質による移行性の差異について解析するため、土質

データが豊富である地域に多く存在する、137Csの支配的な成分が燃料成分であると推定される

サンプル、すなわちRa＜0．15であるサンプルを対象として解析を行う。

3．3．3　土質による分布特性の差異に関する解析

（1）深部移行割合の評価

137Csの鉛直方向移行性について評価するため、本データベースが測定された1990年時点にお

けるL37Csの鉛直方向分布特性について検討する。ここで、データベースbの深部移行割合は

（3．6）式で表される。すなわちRb（z）はz・cm以深に存在する137Cs量の、全存在量に対する割合を

表しており、同一深部における深部移行割合が高いほど、137Csが土壌深部へ移行しやすいこと

を示している。

　前節の解析では、137Csの深部移行割合の鉛直分布について（3．10）式を適用した。すなわち、浸

透モデルにおいては、地表面に沈着した核種は一部が土壌層内部に浸透して濃度分布を形成し、

残りの部分が地表面に留まっているとして評価される。したがって、（3．10）式では、aは地表面

から地中への移行性、λ，は地中における鉛直方向移行性を表すパラメータとなる。

　（3．10）式より、異なった土壌深さ〃1、n（cm）の深部移行割合を用い、以下の式でλvを推定する

ことができる。

Av－
}｛瓢…警嵩）｝

（3．17）

本解析では、各土壌サンプルにおいて、Rb（2）と、　R，（3）、　Rb（4）、　Rb（5）の組み合わせで、（3．17）式
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よりλ．を算出し、その平均値を当該サンプルにおけるλ，の推定値とする。

　（3．10）式より、aは以下の式で与えられる。

a＝

R，（z）

（1－R、②）・xp（一λ．z） （3．18）

（3．17）式によって得られたλ，の推定値を用いて、各層の深部移行割合からaを算出し、その平

均値を当該サンプルにおけるaの推定値とする。

　（3．17）式及び（3．18）式から、各土壌サンプルにおけるa及びλ，を推定し、それらの推定値を用

いて（3．10）式によって各土壌深さにおける深部移行割合を算出する。このようにして得られた

深部移行割合の算出値と実測値について、累積分布関数をFig．3．19に示す。いずれの土壌深さ

の深部移行割合も推定値と実測値は良く一致している。このことから、（3．10）式によって、各土

壌サンプルにおける137Csの分布特性を把握することが可能であり、a及びλvの推定値について

比較検討することにより、137Csの表層土壌における分布特性について評価することが可能であ

ると考えられる。

（2）土質による分布特性の差異の検討

　まず、λ．の推定値を土質毎に分類

し、そのCDFをFig．3．20に示す。い

ずれの土質においても、λ．のCDF

は対数正規分布に近い分布型を示

している。また、低湿地グライ土が

最も低い傾向にあるなど、土質に

よって推定値の傾向が若干異なる

ことがわかる。

　次に、（3．18）式においてz＝0とした

ときの値、すなわち沈着した核種

が地中に移行している割合につい

て、（3．12）式と同様に以下の式を用い

て評価検討する。

凡「二 （3．19）

　1．O

　　つ
Oo8
言。，

るα6
§。，

掌04
亘。3

§。2

0α1

　o．　

　104　　　1σ3　　　1σ2　　　1σ1　　　100
　　　　　　　　　Transfer　ratio（一）

Fig．3．19　CDFs　of　observed　and　estimated　transfer　ratio．

ここで、

　　Ro ：沈着した核種が地中に8
移行する割合（一）

である。（3．18）式で求められたaの値至
を（3．19）式に代入することによって§

　　　　　　　　　　　　　　　　u算出されるR。のCDFをFig．3．21に

示す。いずれの土質もR。は0．1～1．0

程度の範囲で分布しているが、そ

の分布の傾向は土質により大きな

差異が見られ、泥炭土はR。の値が高

　LO
　o．9
00．8
ξ。．7

る。．6

ao5
．；。．4

　0．3

　0．2

　0．1

　0．0
　　1E4）1 　　1E＋00　　　　　　　　　　　　　　　　　　1E＋01

Estimatedλりvalues（cm’1）

Fig．3．20　CDFs　of　est㎞atedλ，　values　classified

　　　　　　　by　soil　type．
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く、地表面に137Csが残留しにくい、す

なわち地表面から土壌層内部に137Csが

移行しやすいのに対し、低ポドゾル土

や低湿地グライ土はRoの値が低く、地　1・o

表面に137Csが残留しやすい、すなわち　＿o・9
地表面から土壌層内部に137Csが移行し　さα8

　　　　　　　　　　　　　　　　　　ニニ　O．7
にくい傾向が見られる。　　　　　　　亘o．、

　これらの推定値の分布の差を定量的　£　，．5

に明らかにするため、ウィルコクソン　910．4
の順位和検定を実施した結果をT、bl，§。、

3．3に示す．2つの母集団が乳いとす』・・

る仮説が、有意水準0．05で棄却された　　o’1

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　o．o組み合わせを○、有意水準0．01で棄却　　　o・o　　〔）・2　　　0・4　　0・6　　　08　　　1・o
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Estimated　Ro　values（一）
された組み合わせを◎で示している。

低湿地グライ土はλ．、Roともに他の土　　　Fi9・3・21　CDFs　of　estimated　R。　values　classified

質と分布が異なる傾向が見られるが。　　　　　　　　by　soil　type・

その他の土質の組み合わせでは、λvとR。

で、棄却される組み合わせが異なっており、それぞれのパラメータ値の変動要因は異なった機

構に基づいていることが推察される。

　このような傾向をより明らかにするため、Table　3．3の結果を模式的に表し、Fig．3．22に示す。

縦方向に重なり合わない組み合わせが、2っの母集団が等しいとする仮説が有意水準0．05ある

いは0．01で棄却された組み合わせである。λ，では低湿地グライ土で低く沼地土で高い傾向がみ

られる。R。は低ポドゾル土、低湿地グラィ土で低い傾向が見られる。このように、土質によっ

てλ，及びR。は異なった傾向が見られることから、広範囲にわたって137Csが沈着した場合、単

位面積あたりの初期沈着量が同一であっても、長期的な外部被ばく線量は土質によって異なる

ことが推察される。

3．3．4　外部被ばく線量に関する解析

（1）規格化積算線量の評価

　前項で解析した土質の差異による137Csの分布特性の差異に起因する長期的外部被ばく線量

への影響について検討するため、まず、3．2節で使用した浸透モデルを用いて解析を行う。こ

の場合吸収線量率の経時変化は（3．14）式で与えられる。本解析では137Csの浸透による外部被ば

く線量の減少の効果について、地表面へ沈着した核種による積算線量を、浸透を考慮しない場

合の積算線量で規格化した規格化積算線量を評価対象として検討を行う。規格化積算線量

（NID）は、以下の式で定義される。

Dn（t、）イD（t）dt／∬D肱exp（一λt　）dt

ここで、

　　Dn（t∫）

　　t∫

　　DFo

：積算期間をt∫年としたときの規格化積算線量（一）

：積算期間（y）

：地表面における外部被ばく線量係数（（μGy／y）／（Bq／m2））

（3．20）
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Table　3．3　Results　of　rank　sum　test　betWeen　soil　types．

Soil　type Soil　type λ． Ro

SP
一 一

SLP 一 ○

MG ◎ ◎
SPP
B 一 一

P
一 ●

SLH ’ 一

SLP ● ○

MG 一 ○

SP B 一 一

P
一 一

SLH 一 一

MG ○ 一

SLP
B ○ 一

P
一 ◎

SLH 一 一

B ◎ ○

MG P ○ ◎

SLH ● 一

B
P

一 一

SLH 一 一

P SLH 一 一

λ． Ro

　　　　　　　　　SPP

@　　　　　　　SP

@　　　　　Q亘

p亘
@　　　　　　　　　　　　o

@　　　　　　　SLH

　　　　　　　　這亘

@　　　　　　　⑨

�ｺ亘　　　　　　o

@　　　　　　　o

揩c
SPP：soddy　pseudopodzolic　soil，　SP：soddy　podzolic　soil，　SLP：soddy　low　podzolic　soil，　MG：meadow

greyed　soil，　B：bogged　soil，　P：bog　peaty　soil　or　peat・－bog，　SLP：sandy　low　humic　soil

　　　　　　　　　　Fig．3．22　Tendency　of　parameter　values　by　using　rank　sum　test．
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である。（3．13）式及び（3．14）式を（3．20）式に代入すると以下の式が得られる。

　　Dn（り一］　DF・’－z（P・－Pzl）

　　　　　　［｛・一・xp（一（・n27T，・λ）t、）｝／（・n・2’T，・λ）

　　　　　　一｛1－・xp（一（1・2／T・・λ）tl）｝／（1・2／T・・λ）］

　　　　　　／DF。｛1－・xp（－k，）｝

（3．21）

ここで、Ti及びT2はそれぞれ3．2節と同様に1年及び5000年とし、鉛直方向の土壌層の分割方

法はTable　3．2を用いる。またp、の算出は（3．11）式を用いる。前項において各サンプルについて

推定されたa及びλvを用い、t，＝70年としたときの規格化積算線量のCDFを土質毎に分類して

Fig．3．23に示す。いずれの土質も規格化積算線量はo．3～o．9程度、すなわち浸透を考慮しない

場合の30％～go％の積算線量であり、Fig．3．10に示された全てのサンプルについて解析した結

果とほぼ同じであるが、その分布の状態には明確な差があり、泥炭土では低く、低ポドゾル土

や低湿地グライ土では高い傾向が見られる。

　このような規格化積算線量の分布の差

を定量的に明らかにするため、前章の分

布特性のパラメータと同様にウィルコク　　Lo

ソンの順位和検定を実施した結果の模式　　O．9
図をFig．3．24に示す。縦方向に重なり合三〇・8

わない組み合わせが、2つの母集団が等云o’7
しいとする仮説が有意水準・．・5で棄却§　96

　　　　　　　　　　　　　　　　　　A　　ぷされた組み合わせである。なお、λ．及びさo．、

R。の値が大きくなると規格化積算線量召o．，

は小さくなるため、Fig．3．22とFig．　3．24§α2

　　　　　　　　　　　　　　　　　　りは傾向が逆転している。規格化積算線量　　o・1

をλ。及びR〔，と比較すると、低ポドゾル

土や低湿地グライ土で低い傾向はR。の

傾向と同一である。λ，で見られた沼地土

において線量が低くなる傾向は規格化積

算線量では見られない。

　これらのことから、積算線量に対して

は土壌層内部における移行性よりも地表

面から土壌層内部に対する移行性の差異

の方が影響が大きいことが推定される。

すなわち、土質による積算線量の差異

は、その土質における土壌表面から土壌

中への137Csの移行性、すなわち地表面に

残留する137Csの割合について着目すべ

きであることが示唆される。なお、泥炭

土に関しては規格化積算線量では低い傾

向が見られるが、λ．及びR。では明確には

α％。
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　　Estimated　NID　values（一）

Fig．3．23　CDFs　of　estimated　NID　values　classified

　　　　　　　by　soil　type．

1．0

　　　　口D

　　　　　　　　　回

　　　　　　　　　　回

Fig．3．24　Tendency　of　estimated　NID　values　by

　　　　　using　rank　sum　test．
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見られていない。ただし、泥炭土のサンプル数が他の土質に比べ比較的少ない（20サンプル）

ことから、泥炭土のR。が実際には線量を低くするような傾向にあるにも関わらず、低ポドゾ

ル土や低湿地グライ土以外のいくつかの土質に対して、他の土質と母集団が等しいとする仮説

が偶然棄却されなかった可能性が考えられる（第2種の過誤）。

（2）表面モデルによる評価

　3．2節で示したように、表面モデルは適切な移行が速い成分の割合p、を選択することによっ

て、地中における浸透を考慮したモデルと同等の評価ができる。本節では、各サンプルある積

分期間における積算線量が浸透モデルにおける積算線量と等しくなるようなp、を求める。すな

わち、

による差異について検討する。Fig．

3．25に示したp、の推定値の分布の傾

向から、p、の分布型は一様分布ある

いは対数一様分布、あるいはその中

間的な分布を示していることが推察

　　£旦⑭イD（t＞it　　　　　　　　　　　　　　（3．22）

となるようなp，を算出する。（3．1）式、（3．13）式及び（3．14）式を（3．22）式に代入することにより以下

の式が得られる。

　　A一Σ呪之（P・－P・’）／DF，・

　　　　一［｛・一・xp（一（・n・2／T・・λ）・）｝／（　・n　21t　T，・λ）］

　　　　／［｛1－・xp（一（1・2／T，・λ）・）｝／（　・n2／T，・λ）　　　　　（3．23）

　　　　　十・xp（一（　・n　21／　T・・λ）t・）｝／（1・2／T2・λ）］

積分期間を70年とした場合のp。を（3．23）式により各サンプルについて求め、そのCDFを土質

毎に分類しFig．3．25に示す。何れの土質も分布の範囲はo．1～o．7程度であるが、その分布の

状態には大きな差がある。例えば中央値で見た場合、泥炭土では約0．45と大きく、線量が低く

なる傾向が見られるのに対し、低ポドゾル土や低湿地グライ土では約O．3と、線量が高くなる

傾向が見られる。なお、ρ、値と規格化積算線量は積分期間が同じであれば単調な関数であるた

め、ウィルコクソンの順位和検定では規格化積算線量と同じ結果が得られる。このように、表

面モデルにおける移行が速い成分の割合の分布は土質によって異なるため、土質に関する情報

を考慮することにより、線量評価の不確実性を低減し得ることが示唆される。

（3）移行が速い成分の割合の分布型

　モンテカルロシミュレーションを　Lo
　　　　　　　　　　　　　　　　　O．9用いるパラメータ不確実性解析でT
　　　　　　　　　　　　　　　　vo．8は、変動を考慮する評価パラメータξα，

について、中央値や平均値等の代表§o．6

的な一点に関する情報ではなく、パ且　，．5

　　　　　　　　　　　　　　　　oラメータ値の確率分布に関する情報’t－o・4

が必要である。このためここでは、言田
Fig．　3．25に示したp，の分布型の土質日o’2

　　　　　　　　　　　　　　　　　01
゜置。

o．2　　　　　　　　　　　　　　　　　び　　　　　　　　　　

　　Estimatedρぷvalues（一）

Fig．3．25　CDFs　of　estimatedp、　values　classified

　　　　　　　by　soil　type．
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される。この傾向について詳細に検討するため、それぞれの土質毎に、べき乗を使用した以下

の数式による非線形回帰分析を試みる。

　　（｝P＝b’p∫P＋c　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　 （3．24）

ここで

　　CP　　　　：当該ps値の累積確率（一）

　　p，b，　c　　：回帰係数

である。べき乗pが1の時はその回帰曲線は一様分布の累積分布関数と同一であり、0に近く

なるほど回帰曲線は対数一様分布の累積分布関数に近い状態となる。

　各土質の回帰分析の結果を、CP＝0の場合の値（下限値）、　CP＝0．5の場合の値（中央値）及

びCP＝1の場合の値（上限値）とともにTable　3．4に表す。べき乗pは低湿地グライ土の0．29か

ら泥炭土の1．36まで幅広く分布しており、土質によって分布型に差異があることが示唆され

る。また、下限値は0．05～0．13、上限値は0．60～0．75と、前節で示した土質の差異を考慮し

なかった場合の値（下限値：0．09、上限値0．69）近傍に分布しており、上限値の方が変動幅が

若干大きい。

　次に（3．24）式で表される回帰曲線（Power　regression　curve）のCDFを、線形回帰分析した場

合の回帰曲線（Linear　regression　curve）、対数値を線形回帰した場合の回帰曲線（Logarithmic　re－

gression　curve）及びpsの推定値のCDFとともにFig．3．26（a）～（g）に示す。疑似ポドゾル土、沼

地土、泥炭土、砂質小腐植質土（p＝O．67～1．36）は明らかに線形回帰曲線の方が適合しており、

これらの土質についてはpsは一様分布を示すことが推定される。これに対しポドゾル土
（ρ＝0．49）及び低ポドゾル土（p＝0．54）は、（3．24）式の回帰曲線が一様分布と対数一様分布のほぼ

中間に位置している。また、低湿地グラィ土（p＝O．29）は明らかに対数一様分布の方が適合し

ている。これらの結果から、p、の分布型としては一様分布が一般的であるが、一部の土質につ

いては対数一様分布あるいはその中間的な分布を示すことが示唆される。このように、土質等

の環境条件に関する情報を得ることによって、より適切なパラメータ値あるいは確率密度関数

を選択することができ、評価の不確かさを低減することが可能である。このように、評価結果

に影響を与える要因を把握し、その影響にっいて定量的に明らかにすることは、評価の不確か

さを低減化し、より信頼度の高い評価を行う上で極めて重要である。

Table　3．4　Results　of　regression　analysis．

ρ b C CP＝0 CP＝05 CP＝1

Soddy　pseudopodzolic　soil 0．67 1．96 一〇．46 0．11 0．35 0．64

Soddy　podzolic　soi1 0．49 1．93 一〇．68 0．12 0．36 0．75

Soddy　low　podzolic　soi1 054 2．39 一〇．75 0．12 0．30 056

Meadow　greyed　soil 0．29 2．74 一1．41 0．10 0．29 0．64

Bogged　soil 0．70 1．69 一〇．31 0．09 0．35 0．70

Bog　Peaty　soil，　peat　bo9 1．36 1．78 一〇．11 0．13 0．46 0．71

Sandy　low　humic　soil 1．23 1．99 一〇．05 0．05 0．35 0．60
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3．4　第3章の結論

　本章では、チェルノブイル原子力発電所近傍において測定された表層土壌中137Cs濃度のモ

ニタリングデータを使用し、地表面に沈着した137Csに起因する外部被ばく線量の長期的な経

時変化を評価モデルの実環境における適用性、及びモデルに使用するパラメータ値について検

討した。本章における研究によって得られた主な結論は以下の通りである。

①地表面に沈着した137Csによる外部被ばく線量率の経時変化について、一般に使用されてい

　る「表面モデル」によって評価することは、137Csの浸透を考慮したモデルによる評価結果と

　比較して十分妥当である。

②「表面モデル」によって評価された積算線量に最も大きい影響を与えるパラメータは移行が

　速い成分の割合であり、この値を合理的に推定することが長期的な被ばく線量評価上重要で

　ある。

③本研究の解析対象領域であるチェルノブイル原子力発電所近傍においては、表面モデルにお

　ける移行が速い成分の割合の範囲は0．09～0．69程度であり、核種の浸透による積算線量の

　減少の効果は、減少を考慮しない場合の30％～90％程度である。ただし、実際には137Csの

　再飛散、表面流出の効果により、積算線量はより低くなることが推察される。

④燃料成分が支配的なフォールアウト137Csの支配的な成分が燃料成分である場合、積算線量

　は地表面から土壌層内部への核種の移行性の差異が大きな影響を与えている。低ポドゾル土

　や低湿地グライ土では地表面に「37Csが残留しやすく、積算線量が高くなる傾向が見られる

　のに対し、有機分の多い泥炭土では、地表面から土壌層内部への137Csの移行性が高く、積

　算線量が低くなる傾向にある。

⑤表面モデルにおける移行が速い成分の割合の分布は土質によって異なり、その分布型は一様

　分布が一般的であるが、一部の土質にっいては対数一様分布あるいは一様分布と対数一様分

　布の中間的な分布を示す。

　実環境における多数のモニタリングデータを使用して評価に用いるパラメータを推定する場

合、気象条件や土質等の環境因子の不均質性によって評価パラメータの推定値は変動し、それ

に伴って評価結果も不確かさを包含することは避けられない。しかし、本解析に見られるよう

に、土質等の環境条件に関する情報を考慮して、より適切なパラメータ値あるいは確率密度関

数を選択することにより、評価の不確かさを低減することが可能である。このように、評価結

果に影響を与える要因を把握し、その影響について定量的に明らかにすることは、評価の不確

かさを低減化し、より信頼度の高い評価を行う上で極めて重要である。

　また、本解析で使用した浸透モデル及び深部移行割合の推定式は、実測値を模擬した経験式

であるため、これらのモデルやパラメータの機構的な解明、すなわち、移行が速い成分と遅い

成分の物理的あるいは化学的差異、深部移行割合の鉛直方向分布に関する機構的解明、モデル

の長期的な適合性等について、実験を含めた検討を進めることも、評価の信頼性を高める上で

非常に重要である。また、土質の差異によって核種の移行性に差異が生じることに関する物理

的、化学的側面からの更なる機構解明的研究や、降雨浸透水量等、他の環境条件の影響に関す

る検討も重要である。このような検討結果に基づいて、本研究の成果を一般的な環境条件に普

遍化することにより、他の評価対象地域における適切なパラメータの代表的な値あるいは確率

密度関数を推定することが可能となる。
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第4章　水田土壌中9°Srの移行モデルに関する研究

4．1概説
　原子力施設等から大気中に放出された放射性核種が人体に対して被ばくを与える経路は、外

部被ばく経路と内部被ばく経路に大別される。これらの被ばく経路の内、放射性核種が農作物

に移行して経口摂取されることによる内部被ばくは、重要な被ばく経路の一つである。このた

め、大気中から農作物への放射性核種の移行挙動を把握することは、被ばく線量評価上極めて

重要である。

　大気中の放射性核種が農作物へ移行する主な経路は、大気からの直接沈着経路と、土壌中へ

沈着した核種の経根吸収経路である。これらの経路の内、核実験に伴う放射性核種のグローバ

ルフォールアウトの影響は、核種のフォールアウト量が多かった1960年代頃は、直接沈着経

路の影響が大きかったが、フォールアウト量が極めて少なくなっている近年では、農作物中に

存在する゜「｝Srや137Csのほとんどは経根吸収経路によると考えられる1）’5）。また、原子炉事故時

のように放射性核種が瞬時に放出された場合は、例えば穀物では事故時に出穂している場合は

直接沈着経路が重要であるが、それ以外の場合は経根吸収経路が重要となる6）・7）。

　また、放射性廃棄物処分施設の安全評価においても、耕作地土壌から農作物への経根吸収経

路は重要な被ばく経路である。例えば、均質に固形化された低レベル放射性廃棄物のコンク

リートピット処分、固形化されていない低レベル放射性廃棄物のトレンチ処分、放射性核種濃

度が極めて低い放射性廃棄物のクリアランスレベルの評価のいずれにおいても、廃棄物処分場

跡地の利用、あるいは放射性核種を含む地下水の灌概水としての利用に関するシナリオにおい

て、耕作地土壌から農作物への経根吸収経路が評価されており、いくつかの核種については最

も線量が高くなる決定経路となっている8）’1°）。このように、耕作地土壌から農作物への経根吸

収経路は、原子力施設の環境影響評価上極めて重要な経路である。

　経根吸収経路における耕作地から農作物への核種の移行を評価するモデルはいくつか提案さ

れているが11）、環境影響評価においては移行係数モデルが一般に用いられている12）。移行係数

モデルは耕作地土壌中核種濃度と農作物（可食部）中核種濃度が比例関係にあるとし、その比

例係数を「移行係数」というパラメータで表現するモデルである。よって、移行係数モデルを

用いて経根吸収経路による放射性核種の農作物への移行の中長期的な予測を行うためには、耕

作地土壌中核種濃度の経時変化について精度良く評価する必要がある。特に中長期的な評価の

観点からは、耕作地に沈着した核種の耕作地土壌からの移行、すなわち除去が、耕作地中核種

濃度の経時変化に重要な影響を与える。この除去機構としては、耕作地土壌から下層への浸透、

灌概水中に移行した核種の流出、風による再飛散等が考えられ、これらの機構を解明するため、

いくつかの中長半減期核種にっいて、室内実験やモニタリングデータの解析の両面から研究が

進められている13）’16）。

　耕作地土壌からの核種の除去を評価するためのこれまでの研究では、耕作地土壌を一つのコ

ンパートメントと見なし、その中で核種は均一に分布しているとする1成分モデルが一般に用

いられている。これに対し、未撹乱土壌表面に沈着した137Csからの外部被ばくについては、沈

着した137Csの地表面からの除去を移行が速い成分と遅い成分の2つの成分に分けて解析する2

成分モデルが用いられ17）、実環境における妥当性についても検証されている18）。このことから、

耕作によって定期的に撹乱が行われている耕作地土壌からの核種の除去についても、2成分モ

デルが適用し得る可能性があると考えられる。
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　本章では、グローバルフォールアウトに

よって耕作地土壌に沈着した9°Srの除去に対

する1成分モデル及び2成分モデルの適合性

について検討するため、特に日本人の食生活

において重要な米を生育する水田土壌に着目

して解析を行った。具体的には、これまで日

本各地において取得された9°Srのフォールア

ウトデータ及び水田土壌中9°Sr濃度データを

用いて、水田土壌中9°Srの移行について両モ

デルを適用した結果を比較検討し、その適合

性について検討した19）。また、これらの結果

に基づいて、水田土壌中9°Srの経時変化に対

するモデル不確実性及びパラメータ不確実性

の影響について考察した。

　Fukuoka
O°

　　Tottori

　Niigata

Ishikawa

145°E

45◆N

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Tokyo

4．2解析データ　　　　　　　　　　　　　　　　　　　200km
　本章では、グローバルフォールアウトによ　　　　Okayama
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　oグ　　　　　　Osaka
る9°Sr沈着フラックス及び水田土壌中゜「）Sr濃

度に関する環境モニタリングデータを用いて　Fi9’4’1　Geo9「aPhical　illust「ation　of　11　「egions　fo「

解析を行った。90Sr沈着フラックスは、　Radi（）－　　　　　　　　　the　analysis’

activity　Survey　Data　in　Japan2°）に報告されているデータを用いた。なお、このデータはいくつか

の欠測値が見られるため、欠測値は同じ月の前後の年のデータを線形補間することによって推

定した。

　本解析で使用した水田土壌中9°Sr濃度は、全国の国公立農業試験場15機関が採取した水田土

壌（土壌の表層から10～15cm程度）にっいて、科学技術庁が1960年に定めた公定法21）（1M一

中性酢酸アンモニウム抽出）に基づき、農業環境技術研究所が測定した結果である。すなわち

本研究では、土壌中に存在する全9°Sr量ではなく、一般に置換態とされる成分を解析対象とし

ている。なお、水田土壌中9°Sr濃度は、単位重量あたりの濃度と単位面積あたりの濃度の2種

類が測定されており、本解析では単位面積あたりの濃度を用いた。

　評価対象地域はフォールアウトデータ及び水田土壌中9°Sr濃度データの両方が揃っている11

都道府県とした。解析対象とする都道府県をFig．4．1に示す。なお、フォールアウトデータが

1963年7月から月毎に存在すること、及び水田土壌中9°Sr濃度データが1995年度分まで得ら

れていることから、本研究における解析対象期間は1963年から1995年とした。

4．3　解析結果及び考察

4．3．11成分モデルによる解析

　まず、水田土壌からの核種の除去を評価する際に一般的に用いられる1成分モデルの適用を

試みる。1成分モデルでは、水田土壌中9°Sr濃度の経時変化は以下の常微分方程式で表される。

E｛st撃奄r，（り一c，（・）一（凪）q（・）

（4．1）
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ここで、

　　C。（り

　　Cf（t）

　　λe

　　λP

：時間tにおける水田土壌中90Sr濃度（Bq／m2）

：時間tにおける9°Sr沈着フラックス（Bq／m2／y）

：水田土壌からの9°Srの除去による減衰定数（y’i）

：9°Srの物理的崩壊定数（y’i）

である。なおλeは水田土壌からの9°Srの除去による半減期（以下「環境半減期」と記述する）

を用いて、以下の式で表される。

　　λe＝ln　2／Te　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（4．2）

ここで、

　　℃　　　　：9°Srの環境半減期（y）

である。各評価対象地域におけるフォールアウトデータは1963年7月から存在するため、1963

年7月初めの時点における水田土壌中9°Sr濃度をCi。it（Bq／m2）とする。また、9°Sr沈着フラックス

は各月内で一定であるとする。この場合、1963年7月を1とする通月mの終わりの時点におけ

る水田土壌中9°Sr濃度は（4．1）式を解くことにより、以下の式で表される。

q（m）－C励exp｛イ碑）・m…｝

　　　　m　　　・ΣC・（・）／（袖）・［・一・xp｛一（凪）tm｝｝・xp｛一（凪）（一・ン・｝（43）

ここで、

　　C．s（m）

　　Cintt

　　tm

ρμ）

　　1
である。

：通月mの終わりの時点における水田土壌中9°Sr濃度（Bq／m2）

：1963年7月初めの時点における水田土壌中9°Sr濃度（Bq／m2）

：月と年の換算係数

　（＝1／12（y／month））

：通月nにおける9°Sr沈着フ

ラックス（Bq／m2／y）

：沈着月数（＝1（month））

　（4．3）式における未知変数はC、。it及びλeであ

るため、（4．2）式及び（4．3）式を用いて、Cinit及び

T．の2変数を未知変数とした回帰分析を行

う。ただし、水田土壌中9°Sr濃度は1960年代

と1990年代ではオーダーで異なるため、ここ

では推定値と実測値のそれぞれの対数値に対

して、最小自乗法による解析を行う。なお、

簡便のため、実測値との比較に用いる水田土

壌中9°Sr濃度は、各年の9月末時点での濃度

とする。

　各地域毎の回帰分析によって得られたC
　　　　　　　　　　　　　　　　　　mtt
及びエの値をTable　4．1に示す。また、例とし

て秋田県の解析結果をFig．4．2に示す。　Fig．

Table　4．1　Results　of　regression　analysis

　　　by　1－component　model．

Region
　　Initial

モ盾獅モ?獅狽窒≠狽奄盾氏

@　（Bq／m2）

Environmental
?≠撃?|1ife（y）

Akita 950 9．2

Fukuoka 280 4．8

Hokkaido 540 9．1

Ibaraki 500 6．3

Ishikawa 1470 5．8

Miyagi 260 13．7

Niigata 2720 9．8

Okayama 200 6．8

Osaka 190 5．1

Tokyo 180 4．2

Tottori 920 6．9
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4．2に見られるように、1成分モデルによ

る推定値と実測値は比較的よく一致し

ているが、Table　4．1に見られるように環

境半減期の推定値は地域によって約4年

から14年と広い範囲にばらついている。

また、Fig．4．2では、1970年代前半では

推定値が実測値を上回る傾向があるの

に対し、1965年前後や1990年代では、実

測値が推定値を上回る傾向が見られる。

　Fig．4．2で見られたぱらつきの経時変

化の傾向を明確にするため、全地域に

ついて、推定値と実測値の対数値の差

を求め、経時的にプロットした結果を

Fig．4．3に示す。1965年以前と、1985年

以降では実測値の方が高く、その間で

は推定値の方が高い傾向を示しており、

誤差の傾向に時間依存性があることが

明らかである。このような傾向は、1成

分モデルではどの時点においても水田

104

　　

@　

@　

@鯉

102

　1960　　　1965　　　1970　　　1975　　　1980　　　1985　　　1990　　　1995　　　2000

　　　　　　　　Calender　year

Fig．4．2　Concentration　of　ooSr　in　paddy－field　soi1
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一
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＼ン （〉
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estimated　by　1－component　mode1（Akita　Prefecture）．

0．6

0．4

　　　　　　　　　　　　　　　　　　Co2

　　　　　　　　　　　　　　　　　　§°・°

　　　　　　　　　　　　　　　　　　§。．2
　　　　　　　　　　　　　　　　　　主
土壌中9°Srの除去速度が同一という仮定vo．4

を用いているが、9°Srの沈着量が多かっ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　一〇．6
た初期の頃は1成分モデルで求められた

環境半減期よりも除去速度が速いのに　　一〇’lgt，

対し、9°Srの沈着量が少なくなった近年

では、1成分モデルで求められた環境半

減期よりも除去速度が遅くなっている

ことによると考えられる。すなわち、水

田土壌に沈着した9°Srは、沈着直後は土

1965　　　1970 　　フ5　　　　　　　　　　　S　　　　　　　　　　　5　　2　

Calender　year

Fig．4．3　Differences　between　logarithmic　values　of

　　estimated　and　observed　concentrations

　　　　　（1－component　model）．

壌からの除去速度が比較的速いのに対し、沈着後ある程度時間を経ると、残ったy°Srの除去速

度は沈着直後よりも遅くなる傾向があることが推察される。このような傾向に対して、1成分

モデルでは環境半減期を一定として推定するため、解析期間の初期と後期では実測値の方が高

く、中期では推定値の方が高い傾向を示したと考えられる。

4．3．22成分モデルにおける環境半減期の推定

　前節で見られた環境半減期の変化を明らかにするため、本研究では、沈着した核種の移行を、

移行の速い成分と遅い成分の2つの成分に分けて評価する2成分モデル18）を適用する。（4．1）式で

表される1成分モデルの場合、ある時点で沈着した放射性核種の土壌中濃度の経時変化は以下

の式で与えられる。

　　Cs（t）一・C，・exp｛一（Ae・λ，）・t｝

ここで、

（4．4）
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　　Cro　　　：t＝Oにおける9°Sr沈着量（Bq／m2）

である。これに対し2成分モデルでは、ある時点で沈着した放射性核種の土壌中濃度の経時変

化を以下の式で与える。

　　Cs（t）一・C，・｛P・xp（一λプ・）・（・－P）・xp（一　As　’t）｝・・xp（－A．・t）　　　（4．5）

ここで、

　　p　　　　：移行が速い成分の割合（う

　　λf　　　　：移行が速い成分の水田土壌からの減衰定数（y’1）

　　λs　　　：移行が遅い成分の水田土壌からの減衰定数（y’1）

である。λf、λsはそれぞれ環境半減期を用いて以下の式で表される。

　　λf－ln耽　　　　　　　　　　　　　　　　　（4．6）
　　λs＝ln　2／　Ts　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（4．7）

ここで、

　　Tf　　　　：移行が速い成分の環境半減期（y）

　　ξ　　　　：移行が遅い成分の環境半減期（y）

である。

　（4．5）式で表される2成分モデルを用いた場合、1成分モデルと同様に9°Sr沈着フラックスは

月内では一定であるとすると、1963年7月を1とする通月mの終わりにおける水田土壌中9°Sr

濃度は、（4．3）式を移行が速い成分と移行が遅い成分に分割した以下の式で表される。

q（m）一（r・・　［P・xp｛一（λ，＋Z，）・m・tm｝

　　　　・（1－、ρ）・xp｛一（砧）…tm｝］

　　　　　　　　・ΣC・（nlp／（λ・・Ap）｛1－・xp｛一（λ・・Ap）・1・tm｝］

　　　　　・exp｛」λ，・小一・）tm｝・

　　　　　（・一ク）／（凪）・［1－・xp｛Kへ・Ap）・1・tm｝］

　　　　　・exp｛イ袖X一剃

（4．8）

なお、1963年7月時点において水田土壌中に存在する核種は、それ以前のフォールアウトに起

因するため、実際には移行が速い成分の割合はpよりも少ないと考えられる。しかし、1962年

から1963年のフォールアウト量は、それ以前のフォールアウト量と比べて十分多いことから、

1963年7月時点において水田土壌中に存在する核種は沈着直後の核種の寄与が大きいと考えら

れるため・ここでは、Ci。itについても移行の速い成分の割合は沈着直後と同一と仮定している・

　1成分モデルにおける回帰分析では未知変数が2個であったのに対し、2成分モデルでは（4．8）

式に見られるように、未知変数が4個となる。このため本解析では、両成分の2つの環境半減

期のそれぞれについて各地域における平均的な値を求め、その値をこれらの変数の値とするこ

とにより、既知変数として固定する。そして、各地域における移行性の差異は移行が速い成分

の割合pの差異で表すこととする。この場合、λf、λsは既知変数となるため、未知変数は、C、。it
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及びpの2個となり、モデルの妥当性について1
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Table　4．2　Results　of　environmental　half－life　for
成分モデルと直接比較することが可能となる。
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　each　term．
　2つの環境半減期の平均的な値を推定するた

め、移行が速い成分が支配的と考えられる初期

のデータと、移行が遅い成分が支配的と考えら

れる近年のデータについて、それぞれ1成分モデ

ルによる回帰分析を行う。1972年から1974年は

フォールアウトデータがなく、補間による推定

値を用いていることから、移行が速い成分の環

境半減期を求めるデータとしては、1963年から

1972年の9年間のデータを用いる。また、移行が

遅い成分の環境半減期を求める近年のデータと

しては、1986年にチェルノブイル事故があり、

9°Srのフォールアウト量も若干ながら上昇したこ

とから、1986年のデータの使用を避け、1987年

から1995年までの9年間のデータを使用する。

　1963年から1972年までの期間及び1987年から

1995年までの期間について、1成分モデルによっ

て解析した環境半減期の結果をTable　4．2に示す。

1963年から1972年の9年における環境半減期は

新潟を除き2年から5年程度である。この時点においても移行が遅い成分の影響が含まれてい

ると考えられることから、ここでは、比較的小さい値である2年を移行が速い成分の半減期と

して用いることとする。なお、新潟県のデータはこの期間でのデータのばらつきが他の地域に

比して大きいため、信頼し得る環境半減期が得られなかったと考えられる。

　また、1987年から1995年までの9年における環境半減期は5年から11年程度にばらついて

いる。ここでは移行の速い成分も存在することを考慮し、平均的な値よりも若干大きな値であ

る10年を用いることとする。なお、北海道のデータは1989年と1990年の間で何らかの原因で

不連続に上昇しており、環境半減期を算出することができなかった。

Region
Environmental
@half－life　at

P963－1971（y）

Environmental

@half－life　at

P987－1995（y）

Aldta 5．2 9．2

Fukuoka 2．3 5．2

Hokkaido 5．1
一

Ibaraki 3．2 65

Ishikawa 3．0 65

Miyagi 3．6 11．7

Niigata 16．1 8．3

Okayama 2．6 6．4

Osaka 2．7 5．0

Tokyo 2．2 11．5

Tottori 2．8 7．4

4．3．32成分モデルによる解析

　2成分モデルから導出された（4．8）式に対して、それぞれの成分の水田土壌からの減衰定数λf

及びλsを午2（y）、破＝10（y）から（4．6）式及び（4．7）式によって導かれる値で固定し、c励及びp

を未知変数として、1成分モデルの場合と同様に対数値の最小自乗法による回帰分析を行う。

解析結果をTable　4．3に示す。回帰分析によって求められた移行が速い成分の割合は0．81～0．98

であり、2成分モデルを用いた場合は90±9％程度が移行の速い成分となることが示されてい
る。

　また、例として、秋田県及び石川県の解析結果をFig．4．4に示す。いずれの図でも1成分モ

デルでは過大評価となっていた1970年代や、過小評価となっていた1990年代で、2成分モデ

ルの方がよい一致が見られている。

　このような傾向を明確にするため、1成分モデルと同様に、全地域について、推定値と実測

値の対数値の差を求めた結果をFig．4．5に示す。　Fig．4．3と異なり、時期による傾向の差異が見
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られず、全期間についてばらつきが平均的でTable　4．3　Results　of　regression　analysis　by　2一

ある。このことは、1成分モデルに比べ、2成

分モデルの方が実測データの経時変化の傾向

をよく模擬していることを示唆している。

　また、それぞれのモデルで得られる推定値

と実測値の対数値についてそれぞれ各地域毎

に相関係数を求めた結果を、Table　4．4に示す。

新潟、東京では1成分モデルの推定値の相関係

数の方が2成分モデルの推定値の相関係数を若

干上回っているが、他の9地域では2成分モデ

ルの方が相関係数が高い。このことからも、2

成分モデルの方が予測モデルとして適してい

ることが示唆される。

component　model．

4．3．4　各成分の経時変化の推定

　本解析で用いた2成分モデルにより、各時点

において水田土壌中に存在する置換態9°Srを、

成分別に解析することができる。例として、秋

田県における両成分の濃度及び全置換態濃度

に対する両成分の比の経時変化をFig．4．6に示

す。1960年代は移行が速い成分の寄与が大きく、9°Srの除去速度も速いが、年を経るに従い移

行が遅い成分の比率が高まり、現時点では水田土壌中に存在する置換態9°Srのほとんどが移行

が遅い成分であることがわかる。すなわち、現時点において水田土壌中に存在する9°Srは、最

近のフォールアウトの寄与は極めて少なく、過去に沈着した成分が支配的であることが示唆さ

れる。

Region
　　　Initial

モ盾獅モ?獅狽窒≠狽奄盾氏

@　（Bq／m2）

Ratio　of　fast

モ盾高垂盾獅?獅煤i一）

Akita 2200 0．88

Fukuoka 780 0．97

Hokkaido 1670 0．89

Ibaraki 1440 0．94

Ishikawa 3510 0．95

Miyagi 940 0．84

Niigata 4800 0．81

Okayama 640 0．94

Osaka 530 0．97

Tokyo 540 0．98

Tottori 1990 0．93

4．4　モデル不確実性とパラメータ不確実性に関する検討

4．4．1モデル不確実性に関する検討

　環境影響評価に使用する評価モデルは、将来における核種移行挙動や被ばく線量を予測する

ために使用される。しかし、実環境における核種移行挙動は、様々な環境因子の影響を受ける

ため、評価モデルでは評価の目的に応じて核種移行挙動を模擬する単純化した数式で表現する。

よってこの単純化の際に、実現象と評価結果が乖離する「モデル不確実性」が生じる。

　前節では水田土壌からの9°Srの除去機構を模擬する数式として、1成分モデルと2成分モデ

ルの両方を適用し、それぞれのモデルの適合性について検討した。すなわち、実現象を模擬す

るモデルとして、1成分モデルと2成分モデルの両方を適用し、実現象との差異の傾向や大き

さを検討した。その結果、両モデルともFig．4．4に見られるように実測値と評価値との差異、す

なわち「揺らぎ」22）が見られた。その揺らぎの大きさは、Fig．4．3及びFig．4．5を比較しても両

モデルに明確な差異は見られないが、1成分モデルは揺らぎに経時的な傾向が見られるのに対

し、2成分モデルは経時的な傾向が見られないことから、2成分モデルの方が、実現象を模擬

するという観点からは適合性がよいと判断した。すなわち、2成分モデルの方が実現象を模擬

する上で、相対的にモデル不確実性が小さいと判断した。
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Table　4．4　Correlation　coefflcients　between

　estimated　and　observed　concentrations．

Region

Correlation

@coef6dent
i1－component
@　model）

Correlation

@coef6cient

i2－component
@　model）

Aldta 0，969 0，986

Fukuoka 0，837 0，887

Hokkaido 0，833 0，882

Ibaraki 0，926 0，962

Ishikawa 0，959 0，975

Miyagi 0，621 0，692

Niigata 0，970 0，961

Okayama 0，882 0，918

Osaka 0，948 0，965

Tokyo 0，962 0，958

Tottori 0，990 0，994

0．6

0．4

　　　0．2

0
0　0・0
8
9．0．2

0
≒5．0．4

一〇．6

・O．8

　1960　　　1965　　　1970　　　1975　　　1980　　　1985　　　1990　　　1995　　　2000

　　　　　　　　　　　　　　　　　　Calender　year

Fig．4．5　Differences　between　logarithmic　values　of

　　　　　estimated　and　observed　concentrations

　　　　　　　　　　　　（2－componellt　model）．
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　その際、各地域における9°Srの移行性

の差異を、1成分モデルは環境半減期の　　104　　　　　　　　　　　　　　　　　　1’o

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　o．9　A差異、2成分モデルでは移行が速い成分＿　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　↓
　　　　　　　　　　　　　　　　　　Pt　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　o．8　　
の割合の差異で表した（Table・4．1及び喜103　　　　　　　　　　　　　　　　　0．，巨

T・bl・4・3参照）…都道府県から得られ9　　　　　　・・§
たこれらのパラメータ値を用いて・水量1伊　　　　　　・・9
田土壌に9°Srが短時間の内に単位量8　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0’49
　　　　　　　　　　　　　　　　　　o　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　c■－・
（1Bq／m2）付加された場合の水田土壌中　8101　　　　　　　　　　　　　　　　　　0’38
　　　　　　　　　　　　　　　　　　（P　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　O．2・＝
9°sr濃度の経時変化をFig．4．7及びFig．　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　産i
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　o．1
4．8にそれぞれ示す。Fig．4．4では、両モ　　10・　　　　　　　　　　　　　　　　　αo

デルによる評価結果の差異は最大でも　　　196019651970197519801985199019952000
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Calender　year
ファクター2程度であったのに対し、水
　　　　　　　　　　　　　　　　　Fig．4．6　Estimated　concentration　of　coSr　in　paddy－field　soil
田土壌9°Sr濃度の中将来予測に両モデ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　and　ratio　of　each　component（Akita　prefecture）．
ルを使用した場合の評価結果は大きく

異なることが明らかである。例えば9°Sr

の付加から100年後の水田土壌中9°Sr濃

度に着目した場合、同一地域における

両モデルによる評価結果の差異は、Fig．

4．7とFig．4．8を比較すると最大約2桁程

度である。また地域によるばらつきは、

1成分モデルでは5桁にもわたっている

のに対し、2成分モデルでは1桁程度の

差異である。このように、特に長期的

な評価においては、評価に使用するモ

デルの差異により、評価結果に大きな

差異が生じるだけでなく、パラメータ

不確実性の影響の大きさも異なる可能

性があるため、モデルの選択には十分

留意する必要がある。

4．4．2パラメータ不確実性に関する検

討

　本研究では、1成分モデル、2成分モ

デルともに、評価対象地域の差異をそ

れぞれ2つのパラメータ値の差異とし

て表現した。これらのパラメータ値の

差異は、各地域における気象条件や土

質などの影響を受けていると考えられ、
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Fig．4．7　Estimated　concentration　of　o「）Sr　after　deposition
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このような様々な環境因子の影響によFi9・4・8　Estimated　concent「ation　of　9°S「afte「dePosition

る「パラメータ不確実性」が存在する。　　　　　　（2’comPonent　model）・

前項における地域によるパラメータの
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差異はこのような環境因子によるパラメータ不確実性を表していると考えられる。なお、2成

分モデルでは移行が速い成分及び移行が遅い成分の環境半減期に対してそれぞれ一つの値を使

用しているが、Table　4．2に見られるように、実際にはこれらのパラメータ値も様々な環境因子

によって変動するため、パラメータ不確実性が存在すると考えられ、。このような、2成分モデ

ルにおける環境半減期のパラメータ不確実性を考慮した場合、評価結果の変動は、Fig　4．8にお

いて見られる差異よりも大きくなることが推定される。

　本章では、1成分モデルにっいては環境半減期を、2成分モデルでは移行が速い成分の割合

を地域ごとに最小自乗法によって求めたが、パラメータ値を求める方法として、当該パラメー

タを記述する評価モデル（以下「サプモデル」と記述する）を構築し、適切なパラメータ値を

与えることによって求める方法もある。例えば、耕作地土壌をひとつのコンパートメントと見

なし、耕作地土壌中の核種濃度の変化率は1成分モデルである（4．1）式で表す場合、水田土壌か

らの9°Srの除去による減衰定数λ．は、一般に以下のサブモデルを用いて表すことができる1°）・23）。

　　λ＝　　　　　1

　　　eD｛・θ・（1－・）ρKd｝　　　　　　　　　　　（4・9）

ここで、

－D・θρM ：浸透水量（m／y）

：実効耕作深さ（m）

：耕作地土壌空隙率（一）

：耕作地土壌含水率（づ

：耕作地土壌真密度（kg／m3）

：ストロンチウムの分配係数（m3／kg）

である。このサプモデルに用いられているパラメータは評価対象地域の環境因子に関するパラ

メータであり、前節で求めた地域による減衰定数、すなわち環境半減期の差異は、（4．9）式に用

いられているパラメータ値の差異として表すことができる。

　このサブモデルは、水田土壌に関して以下の仮定が成り立つ理想的な系であることを前提と

した理論式である。

①コンパートメント内が常に均一である

②土壌固相一土壌溶液間で常に分配平衡が成り立っている

③9°Srの水田土壌からの除去は浸透水による深部土壌への移行のみである

④パラメータ値は経時変化しない

　ここで、（4．9）式に使用されているパラメータにっいて代表的とされる値及び確率密度関数を

使用して、λ，を算出することを試みる。主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの算出に

用いられたこれらのパラメータの代表的な値及び確率密度関数をTable　4．5に示す1・）。評価対

象が水田土壌であることから、水分飽和度は1．0と固定されているが、その他のパラメータ値

はそれぞれ決定論的な値、すなわちクリアランスレベルの設定に用いられた代表値とともに、

それぞれの確率密度関数が設定されている。これらの代表値及び確率密度関数は、分配係数以

外は日本におけるいくつかの文献に基づいており、分配係数はIAEA　Technical　Report　Series　No．

36424）に基づいて設定されている。Latin　Hypercube　sampling法25）によってこれらのパラメータ

を1000セットサンプリングし、それぞれのパラメータセットについて（4．9）式を用いて求めら

れたλ，から、（4．2）式によって環境半減期を算出する。これらの環境半減期の累積分布関数
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Table　4．5　Deterministic　values　and　PDFs　of　parameters　used　in　eq．（4．9）．

Parameter Unit
Deteministic

@　　value
Min㎞um
@　value

Maximum
@　value

Distribution

@　　type

Infiltration　rate　into　paddy－field　soil m／y 0．4 0．1 1．0 Lognomal

Depth　of　cultivation m 0．15 0．05 0．25 Unifom

Porosity　of　paddy－field　soi1
一 0．30 0．15 0．30 Nomlal

Water　contents 一
1．0

一 白 ●

Real　density　of　paddy－∬eld　soi1 kg／m3 2．60×103 2．60×103 2．76×103 Nomal
Distributuin　coefficient　of　goSr　in

垂≠рр凵|field　soiI
m3／kg 1．5×10－1 4．1×10－3 5．4×100 Lognormal

（Cumulative　Distribution　Function；CDF）

及び決定論的解析における環境半減期

を、前節で実測データから求めた1成分

モデルにおける環境半減期（Table　4．1参

照）のCDFとともにFig．4。9に示す。サ

ブモデルから求められた環境半減期の

CDFは、実測データから求められた環

境半減期のCDFに比べ明らかに大きな

値を示している。これは、2成分モデル

における移行が遅い成分の環境半減期

（10年）と比較しても大きな値である。

また、変動幅も90％信頼区間で約2桁に

わたっており、極めて幅広い分布と

ω

　010圧0

Obserbed　values

Deterministic　result

O Probabilistic　results

○

　E＋　　　　　　　E　こエ　　　　　　　　　　　　　　　　IE＋uヨ　　　　　　ビキ　　

　Environmental　half－life（y）

Fig．4．9　CDFs　of　environmental　half－lifves．

なっている。この差異が生じた原因は、（4．9）式で示したサブモデルのモデル不確実性と、サプ

モデルに用いられているパラメータの不確実性の両方が考えられる。以下にそれぞれの不確実

性について考察する。

（1）サブモデルのモデル不確実性

　（4．9）式は理想的な系であることを前提とした理論式であるため、現実の環境条件における核

種移行挙動は理論式と異なることが考えられる。例えば条件①の「コンパートメント内が常に

均一である」は、実環境においては耕作地土壌であるため定期的に耕転によって撹拝されてい

るが、当然ある程度不均質であることが想定される。この不均質性に起因して核種の移行性も

不均質となり、土壌層内に核種移行の非常に速い経路、すなわちバイパスができることにより、

全体として環境半減期が短くなることが考えられる。条件②の「土壌固相一液相間で常に分配

平衡が成り立っている」は、実際には年1回程度の耕転であり、常に分配平衡が成り立つよう

な状況にはなく、固相の多くは核種の遅延機構に寄与していない可能性が考えられる。すなわ

ちサブモデルにおいてMで表されている土壌固相による遅延効果が十分ではないことが考え

られる。条件③の「w）Srの水田土壌からの除去は浸透水による深部土壌への移行のみである」

については、実際には沈着直後や、耕転に伴う地表面からの核種の再飛散、水田表水の落水等

に伴う核種の表面流出等、土壌層深部への移行以外にも耕作地土壌からの核種の流出機構が考

えられ、9°Srの除去速度がサブモデルの値より速くなることが考えられる。また、条件④の「パ
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ラメータ値は経時変化しない」では、例えば浸透水量は年平均の値を使用して一定としている

が、実環境では水田の水管理に伴って浸透水量は変動しており、そのような変動もサプモデル

のモデル不確実性として存在する。このように、パラメータ値を算出するためのサブモデルと

して使用した数式と、実現象との差異として様々なモデル不確実性が存在し、本ケースではそ

の不確実性を総合すると環境半減期が大きくなる結果をもたらしたと考えられる。なお、クリ

アランスレベルの設定において、環境半減期が大きく評価されることは、耕作地土壌からの核

種の除去係数が小さく評価されることであり、土壌中核種濃度は大きく評価される。これに

伴って、経根吸収に起因する農作物中核種濃度や、経口摂取による内部被ばく線量が大きくな

るため、評価結果は保守的になっていると考えられる。

（2）サブモデルのパラメータ不確実性

　パラメータの不確実性は、パラメータ値の分布または変動に基づく不確実性と、知識が不十

分であることによる不確実性に大別される26）・2D。本解析では、地域による環境条件の差による

変動に加え、当該パラメータに関する知見の不足があることから、各パラメータの確率密度関

数には両者の不確実性が混合していると考えられる。Table・4．5に示されたパラメータの代表値

あるいは確率密度関数の多くは、過去に測定、調査された結果の文献値に基づいているが、解

析対象である水田環境に限ったデータに基づいていない。例えばここで用いられている9°Srの

分配係数値は、IAEA　Technical　Report　Series　No．36424）に記載された有機土壌に対する期待値及

び分布幅であり、水田土壌に限定された値ではない。また、浸透水量は河川の渇水流量から類

推した値であり、水田土壌における浸透水量を直接評価した結果ではない。分布型の設定では、

例えば分配係数の分布型は対数正規分布に近い分布型であることが報告23）28｝されている。これ

に対して、実効耕作深さの分布型は、統計的なデータは得られず、専門家の判断によって設定

した1°）。第7章で述べるように、文献等によって確率密度関数の設定ができないパラメータや、

評価対象となる集団を想定する段階で設定されるパラメータについては、専門家の判断よって

確率密度関数を設定する必要があり、その設定段階における不確実性が存在する。

　このように、パラメータの代表値だけでなく、確率密度関数についても、その設定に対して

代表値の設定と同一の不確実性を含んでいる場合がある。この結果、パラメータ値の確率密度

関数を用いたパラメータ不確実性解析（確率論的解析）によって得られた結果も、決定論的解

析と同様の不確実性を含むことは避けられない。しかしながら、このような不確実性について

認識、把握した上で、パラメータ不確実性解析を実施することは、パラメータの重要度に関す

る解析や決定論的解析結果の妥当性を確認する手法として有効であると考えられる1°）。

4．5　第4章の結論

　本章では、グローバルフォールアウトによって耕作地土壌に沈着した9°Srの移行に対する1

成分モデル及び2成分モデルの適合性にっいて検討するため、これまで日本各地において取得

された9°Srのフォールアウトデータ及び水田土壌中90Sr濃度データを用いて、その適合性につ

いて検討した。また、これらの結果に基づいて、水田土壌中9°Srの経時変化に対するモデル不

確実性及びパラメータ不確実性の影響にっいて考察した。本章における研究によって得られた

主な結論は以下の通りである。

①水田土壌に沈着した9°Srの水田土壌からの移行を評価するモデルとして、沈着した・・Srを移

　行が速い成分と移行が遅い成分に分けて評価する2成分モデルが適している。

②2成分モデルにおけるパラメータは、移行が速い成分の環境半減期は2年程度、移行が遅い
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　成分の環境半減期は10年程度とし、移行が速い成分の割合を約90％程度とすることにより、

　モニタリングデータをよく模擬し得る。

③水田土壌中9°Sr濃度の中長期的な評価結果は1成分モデルと2成分モデルでは大きく異なる

　場合がある。またパラメータ不確実性の影響もモデルによって異なる。

④本研究によって得られた1成分モデルの環境半減期を主な原子炉施設におけるクリアランス

　レベルの算出において用いられた値と比較すると、クリアランスレベルの算出においては環

　境半減期を過大評価し、結果として被ばく線量を過大評価している。

　大気一土壌一植物系における核種移行は、原子力施設の中長期的な環境影響を評価する上で

極めて重要な経路である。このため、耕作地土壌からの核種の除去、あるいは耕作地土壌から

農作物への移行について、モデル不確実性やパラメータ不確実性を定量化し、低減することは、

環境影響評価の信頼性を確保する上で極めて重要である。本章における研究は、耕作地は水田

土壌、核種は9°Srに限定されているが、小麦等他の農作物に関する研究、あるいは137Cs等他の

核種に関する研究等により、より普遍的な核種移行挙動に関する研究を進める必要がある。ま

た、このような実環境における環境データを用いた解析的研究と、大気一土壌一植物系におけ

る核種移行に関する実験的研究の両方が相互に補完しあうことが必要である。
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　　第5章　陸域生態圏における被ばく線量評価のための

汎用動的コンパートメントモデル解析コードの開発とその適用

5．1　概説

　第2章から第4章では、個々の核種移行素過程あるいは線量評価に使用されるモデルのモデル

不確実性やパラメータ不確実性にっいて検討した。しかし、放射性核種が原子力施設から放出

され、人体への被ばくをもたらすまでには、複数の異なった核種移行素過程が関与する。すな

わち、原子力施設の環境安全評価において評価結果の不確実性について検討するためには、こ

れらの個々の移行素過程におけるモデルやパラメータの不確実性を総合的に評価しなければな

らない。そのためには、放射性核種の放出から公衆の被ばくに至る一連の移行素過程を全て包

含し、不確実性を考慮した解析を行うための評価コードが必要とされる。このような評価を目

的として、特に陸域生態圏における核種移行及び被ばく線量評価を行うための評価コード

GACOM（Generic　Analysis　code　for　dynamic　COmpartment　Model）を開発した1）・2）。

　原子力施設に起因する環境影響を評価するためには、評価対象施設から放出された放射性核

種の環境中における挙動を把握する必要がある。原子力発電所の平常運転時のように、環境中

への核種の放出率を一定とみなすことができ、かっ放出が長期にわたる場合は、環境媒体中の

核種濃度が定常状態にあると仮定して評価解析を行うことが可能である。しかしながら、原子

力施設の事故時及び放射性廃棄物処分施設からの核種の漏洩に起因する環境影響を評価する場

合は、環境中への核種の放出が短期的、あるいは放出率が経時変化するため、環境媒体中の核

種濃度が非定常である場合を評価しなければならない。そのためには、環境中における核種の

挙動を動的に把握する必要がある。

　環境中における核種の挙動を支配する機構は物理的、化学的あるいは生物的に極めて多岐に

わたるため、それらの機構の全てをモデルに包含することは困難である。このため、陸域生態

圏における核種移行を評価する際には、評価対象となる環境領域をいくつかのコンパートメン

トの集合体として表現し、コンパートメント内では核種濃度が一定であるとして解析を行うコ

ンパートメントモデルが多く用いられる。このモデルでは、コンパートメント内の核種量の経

時変化が連立常微分方程式で記述される。非定常状態の解析においては、この連立常微分方程

式に初期値を与えて動的に解くことにより、環境媒体や農畜産物中放射性核種濃度、被ばく線

量等を時間の関数として評価することができる。GACOMは、このような動的コンパートメン

トモデルについて、パラメータにそれぞれ一つの値を与える決定論的解析に加えて、パラメー

タにそれぞれ確率密度関数を与える確率論的解析、すなわちパラメータ不確実性解析を実行す

ることができる。

　GACOMでは、動的コンパートメントモデルを記述する連立常微分方程式を、フェールベル

グ公式と呼ばれる6段5次のルンゲ＝クッタ公式を用いて解析する3）。この公式は4段4次の古典

的ルンゲ＝クッタ公式より次数が高いため、より高い精度が期待される他、解に要求される精

度に対応して自動的に時間刻み幅を調整できる利点を備えている。

　陸域生態圏における解析対象は極めて多岐にわたるため、本コードは広範な解析対象系に適

応し得るための機能を備えている。本コードの主な特徴として以下の点があげられる。

・コンパートメントの数や核種移行経路等の設定をコード使用者が行うため、様々な解析対象

　に対応できる。
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・陸域生態圏における核種移行及び線量評価に一般的に用いられる様々な数式を備えており、

　入力データの作成が容易である。

・解析対象に合わせ、解析を行う時間や核種の単位を任意に設定できる。

　本章では、GACOMの概要を示すとともに、放射性核種の生態圏中移行モデルの検証に関す

る国際共同研究フェーズII　4）5）（BIOMOVS　II）におけるウラン鉱津シナリオにGACOMを適用

して解析を行った結果を示す6）“8）。

5．2GACOMの概要
5．2．1　コードの構造

　動的コンパートメントモデルの概念図をFig．5．1に示す。　GACOMで使用している動的コン

パートメントモデルは以下の連立常微分方程式で表される。

誓rΣ輪・・a・．，・、　・・A・i）顯刷・L硫・q．，i

　ノ　　　‘°ξ　

λ

㌫陥㍍λ．私

＝

　　Pノー’i

　　4．、t

である。

：コンパートメントm内の核種i、ノの存在量（atom）

：コンパートメント1内の核種iの存在量（atom）

：コンパートメントmから1への核種iの移行係数（y≡1）

：コンパートメント1からmへの核衝の移行係数（y’i）

：コンパートメントmからの核種iの除去係数（y’i）

：核種i、jの物理的崩壊定数（y’1）

：核種iの親核種数

：核種∫の崩壊の際の核種iへの分岐比（う

：コンパートメントmへの核種iの流入係数（atom／y）

（5．1）

Compartment　m

Inflow

Nuclide∫

Decay
Decay

Nuclide　i

＼

Outflow

Compartment～

Nuclide　i

＼　＼
＼＼＼

_

　　1　x　．－N．

　　Nudid・づ

Fig．5．1　Schematic　illustration　of　dynamic　compartment　model．
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　この数式に用いられているパラメータの内、核種の物理的崩壊に関する定数を除くパラメー

タ、すなわち、

　・コンパートメントへの核種流入係数　　　：q．，t

　・コンパートメントからの核種除去係数　　：λ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　mっt
　・コンパートメント間の核種移行係数　　　：km－1，、、　kt＿m，i

は、評価対象系をモデル化し、そのモデルに使用されるパラメータ値を設定することにより定

義される。

　これらのパラメータの値は、その移行に関与するメカニズムを記述するサプモデル及びその

サプモデルに用いられる変数によって決定される場合が多い。例えば、湖沼水及び湖沼底泥を

それぞれ1つのコンパートメントとし、湖沼水中に存在する核種の湖沼底泥への移行を定義す

る場合、その移行のメカニズムは核種が吸着した湖沼水中懸濁物質の沈降、底泥内への拡散等

が考えられる。このため、湖沼水コンパートメントから湖沼底泥コンパートメントへの核種移

行係数は、これらの移行過程をモデル化することによって数式として表し、その数式に用いら

れる変数値を与えることによって得られる。すなわち、例えば懸濁物質の沈降に伴う、湖沼水

中放射性核種の湖沼底泥への移行係数は以下の式で表される9）。

　　　vC．Kd
礼＝

でλρ・ρcρMH

ご
：懸濁物質の沈降に伴う湖沼水から底泥への核種移行係数（y’1）

：懸濁物質沈降速度（m／y）

：湖沼水中懸濁物質濃度（kg／m3）

：懸濁物質に対する評価対象核種の分配係数（m3／kg）

：湖沼の平均水深（m）

（5．2）

である。これらの数式には、懸濁物質沈降速度V，のように、その値が元素に依存しない変数

や、懸濁物質に対する分配係数Kdpのように元素に依存する変数が用いられる。また、放射性

廃棄物処分施設からの核種の漏洩による井戸水中核種濃度のように、その値が経時変化する変

数が解析に用いられる場合もある。GACOMでは、パラメータ値を与えるこのような数式を、

後述する数式集あるいはコード使用者が別途作成した数式より選択し、その数式に用いられる

変数の値を定義することによって設定する。

　また、（5．1）式ではコンパートメント内の核種存在量が原子数（atom数）の単位で計算される

が、環境影響を評価する際に一般に必要とされる出力値は、Bq単位で表される環境媒体中ある

いは農畜産物中核種濃度、放射性核種を摂取することによる内部被ばく線量等、コンパートメ

ント内核種存在量に係数を乗じて得られる値である場合が多い。このようなコンパートメント

内の核種存在量から必要とする出力値を算出するために乗じる係数（以下「出力値変換係数」

と記述する）についても、連立常微分方程式を構成するパラメータ値と同様に、核種の挙動に

関するモデルを用いて与えられる場合が多い。このため、出力値換算係数についてもパラメー

タ値と同様の方法で係数値を設定する。

5．2．2　数式集

　本コードでは、陸域生態圏における核種移行及び被ばく線量の評価において使用される数式
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を、15グループに分類して数式集として備えている。このグループの一覧をTable　5．1に示す。

各グループにはそれぞれいくっかの数式が備えられており、コードの使用者は、コードの入力

ファイルを作成する際に、以下の手順によってパラメータ値あるいは出力値変換係数を定義す

る。

　①設定するパラメータあるいは出力値変換係数を選択する。

　②当該パラメータあるいは出力値変換係数を記述する数式を数式集から選択する。

　③選択した数式に用いられている変数値を入力する。

グループ番号1～グループ番号5は、ある特定の核種移行経路に限定されず、一般的に用いられ

ると考えられる数式である。これに対しグループ番号6～グループ番号15は、核種移行経路あ

るいは被ばく経路に固有のモデルに基づく数式であり、各経路毎に分類されている。各グルー

プに分類された数式の概要を以下に示す。

（1）一般的な数式（グループ番号1～グループ番号5）

　グループ番号1～グループ番号5は、数式に用いられている定数の種類によって分類された一

般的な数式である。例えば灌概水中核種の耕作地土壌への流入係数は、灌概水の供給量が一般

に単位面積、単位期間あたりの灌概水量（m3／m2／y）で与えられるため、灌概水中核種濃度と灌

概水量及びコンパートメントの面積（耕作地の面積）の積で表される。すなわち、ヴループ番

号5の「コンパートメントの面積」を含む式の中の数式を用いて記述することができる。

（2）核種移行モデル（グループ番号6～グループ番号8）

　グループ番号6～グループ番号8は、陸域生態圏における主要な核種移行経路である表層土壌

における核種の浸透、湖沼と湖沼底泥間の核種移行、大気中へ放出された核種の沈着につい

Table　5．1　Classification　of　equations．

No． Contents　of　equations

1 Generic　equations

2 Equations　including　the　file　input　values

3 Equations　including　the　volumes　of　compartments

4 Equations　including　the　weights　of　compartments

5 Equations　including　the　areas　of　compartments

6 Equations　on　vertical　migration　between　surface　soil　layers

7 Equations　on　lake　system

8 Equations　on　atmospheric　release

9 Equations　for　output　of　inventories　or　concentrations　in　the　compartments

10 Equations　for　output　of　intemal　doses　by　ingestion　of　drinking　water

11 Equations　for　output　of　intemal　doses　by　ingestion　of　crops

12 Equations　for　output　of　intemal　doses　by　ingestion　of　an㎞al　products

13 Equations　for　output　of　intemal　doses　by　ingestion　of　aquadc　products

14 Equations　for　output　of　intemal　doses　by　inhalation

15 Equations　for　output　of　extemal　doses
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て、核種移行を記述する数式を備えている。

⊥浸透による表層土壌虫核種en．tZ11・＝・．21i　＿9）

　着目する土壌層を1つのコンパートメントとみなし、降雨や灌概水の浸透によって土壌層中

の核種が下層へ移行する経路を評価する数式を備えている。
・’ E　霊e　・　　　　　　　Z－　　　　＿　　　ロ　　9）

　湖沼水と湖沼底泥間における核種の移行について、核種が吸着した湖沼水中懸濁物質の沈

降、及び湖沼水と湖沼底泥間による核種の拡散による核種移行を評価する式を備えている。

⊥太気放出核種のzaswll（＝－zrg　　＿1・）

　長期間にわたる大気中への核種の定常放出において、表層土壌をコンパートメントとした場

合のコンパートメントへの核種フラックスを評価する数式を備えている。大気拡散モデルはガ

ウスプルームモデルを使用している。地表面上における核種濃度をガウスプルームモデルに

よって算出し、核種沈降速度及び表層土壌コンパートメントの面積を乗じることによって、表

層土壌に対する核種フラックスを算出する。

（3）被ばく線量評価（グループ番号9～グループ番号15）11）

　環境媒体中核種量や核種濃度、これらの環境媒体に起因する被ばく線量を算出する際に用い

られる数式は、以下のように分類されている。

　・核種存在量あるいは核種濃度の出力（グループ番号9）

　・飲料水摂取による内部被ばく（グループ番号10）

　・農作物摂取による内部被ばく（グループ番号11）

　・畜産物摂取による内部被ばく（グループ番号12）

　・水産物摂取による内部被ばく（グループ番号13）

　・空気中核種の吸入摂取による内部被ばく（グループ番号14）

　・表層土壌中核種からの放射線による外部被ばく　（グループ番号15）

被ばく線量の評価は、線量評価に必要な数式を数式集より選択するとともに、被ばく経路に対

応する線量係数を選択することによって行う。また、それぞれの経路におけの摂取物中核種濃

度（Bq／kg）あるいは空気中核種濃度（Bq／m3）、核種の年間摂取量（Bq／y）を出力することも

可能である。

　計算結果に係数を乗じない場合は、コンパートメント内の核種存在量が出力される。また、

コンパートメントの体積、重量あるいは面積で除する数式を選択することにより、体積、重量

あるいは面積あたりのコンパートメント内核種濃度が出力される。
　　、　　　　　　　　　e　　　　　　　　　　　、　　　　　　　　　　　　　　　　　“　　　　　　　o　　　口．　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　＄　　　　　　　　　　　　　＿

　井戸水、河川水、湖沼水等中の核種濃度から、飲料水摂取による内部被ばく線量を算出する

数式が備えられている。

　耕作地土壌からの経根吸収経路、灌概水中に存在する核種の直接沈着経路、及び大気中に存

在する核種の乾性沈着経路による農作物中核種濃度を算出する式を備えている。耕作地土壌か

らの経根吸収経路の評価は移行係数法を用いる。農作物中核種濃度は、これらの経路から考慮

する核種移行経路について算出された核種濃度を合計することによって得られる。なお、耕作

地土壌の再浮遊に起因して空気中に存在する核種の乾性沈着を評価する場合は、空気中核種濃

度を算定する式として、マスローディング法及び再浮遊係数法のいずれかを使用することがで
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きる。算出された農作物中核種濃度から、農作物摂取による核種の年間摂取量あるいは被ばく

線量が算出される。

　飼料や飼育水中に含まれる核種を摂取することによる畜産物中核種濃度を、移行係数法を用

いて算出する数式を備えている。なお、飼料中核種濃度は農作物中核種濃度と同様の方法に

よって与えることができる。一つの畜産物に対する核種移行経路が複数存在する場合の畜産物

中核種濃度あるいは被ばく線量は、各経路毎に算出された核種濃度あるいは被ばく線量を合計

することにより得られる。算出された畜産物中核種濃度から畜産物摂取による核種の年間摂取

量あるいは被ばく線量が算出される。

　水産物中核種濃度を水産物生息水中核種濃度から濃縮係数法によって算出する数式を備えて

いる。算出された水産物中核種濃度から水産物摂取による核種の年間摂取量あるいは被ばく線

量が算出される。

・口　　　’　　　　　　　　　　　1－｛　　　　　　＿　°　ロ

　空気中核種の吸入摂取による被ばく線量を算出する数式を備えている。汚染された土壌から

の再浮遊物質の吸入摂取による被ばく線量を評価する場合は、空気中核種濃度の算出に対して

マスローディング法及び再浮遊係数法のいずれかを使用することができる。また、空気中核種

からの放射線による外部被ばく線量も、本グループの数式を用いることにより評価することが

できる。

・　　　　　　　　　、、　　　　　　　　　　　　　　　言　　　　　　“　＿　　°　　口

　表層土壌に存在する核種からの外部被ばく線量を算出する数式を備えている。外部被ばく線

量係数は重量濃度、体積濃度あるいは面積濃度当たりの線量係数のいずれを用いることも可能

である。

（4）ユーザによる数式の設定

　コンパートメントモデルを適用し得る解析対象は極めて多岐にわたるため、解析に必要な数

式が数式集に存在しない場合も考えられる。この場合、コード使用者はプログラム内のサブ

ルーチンに書式に従って使用する数式を記述し、グループ番号0を選択することにより、その

数式を使用することができる。

5．3　コードの適用

5．3．1BIOMOVS　IIウラン鉱津シナリオの概要

　環境中における放射性核種の移行挙動を評価するモデルの検証を国際的に行うため、ス

ウェーデン国立放射線防護研究所の主催により、生態圏移行モデルの妥当性検証国際共同研究

BIOMOVS（BIOsphere　MOdel　Validation　Study）が1986年より始められた12｝。これが1990年に

終了した後、1991年より5機関の主催によってBIOMOVS　IIに引き継がれk4），5）。　BIOMOVS　II

では、BIOMOVSによって得られた知見に基づいて、モデルの検証を行うためのいくつかの

標準問題が設定された。このときに「テーマ1：シナリオ開発とモデルの相互比較」の中で、

ウラン鉱津の処分に伴う長期的な環境影響評価を行うためのシナリオ（以下「ウラン鉱倖シナ

リオ」と記述する）が設定された6）・n。このシナリオは、まず仮想的なデータセットを用いたシ

ナリオ（シナリオヴァージョン1）が作成され6）、続いて実在するウラン鉱津処分場を参考と

し、現実的な評価対象系を想定したデータセットを用いたシナリオ（シナリオヴァージョン
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2）が作成された7）。シナリオヴァージョン2では、決定論的解析の他にパラメータ不確実性を

考慮した確率論的解析のためのシナリオが作成された。本章では、シナリオヴァージョン2の

概要及び解析結果について記述する。

　ウラン鉱倖シナリオは、ウラン鉱倖処分場の閉鎖後に、処分場から放出される放射性核種及

び化学毒性を示す安定元素に起因する被ばく線量評価あるいはリスク評価を行うシナリオであ

る。処分場からのこれらの物質の環境中への放出は、降雨浸透水によって漏出した放射性核種

等の帯水層への移行と、ウラン鉱津処分場の覆土が風化して鉱津が露出し、鉱津に付着した放

射性核種等が飛散することによる大気中への拡散が考慮されている。以下、前者のサプシナリ

オを「地下水サプシナリオ」、後者のサブシナリオを「大気放出サプシナリオ」と記述する。

本シナリオにおける評価対象系の概要をFig．5．2及びFig．5．3に示す。解析対象物質はウラン系

列の7核種（238U、234U、23町h、226Ra、21°Pb、21°Po、222Rn）と、化学毒性を示す安定元素（As、

Ni、　Pb）である。ただし222Rnは希ガスであるため大気放出サプシナリオにおいてのみ考慮され

る。ウラン系列核種では各経路における年間被ばく線量及び1年間の被ばくに起因する発ガン

による生涯リスク発ガンによる年間リスク、安定元素では各経路における年間摂取量、及びリ

スク係数の存在するAs、　Niの吸入経路に関して、1年間の吸入摂取に起因する発ガンによる生

涯リスクが評価対象となっている。

　環境影響評価を実施する核種移行経路、被ばく経路及び評価に使用するパラメータ値等は、

全てシナリオによって与えられている。このシナリオで与えられた地下水サブシナリオの核種

移行経路及び被ばく経路をFig．5．4に、大気放出サブシナリオの核種移行経路及び被ばく経路を

Fig．5．5示す。それぞれのサブシナリオには決定論的解析と確率論的解析の両方が設定されてお

り、いくつかのパラメータについて、決定論的解析のための設定値の他に、確率論的解析のた

めの確率密度関数が与えられている。確率密度関数が与えられたパラメータが関与する経路

は、Fig．5．4及びFig．5．5において「確率論的経路」として示している経路である。なお、両サ

プシナリオともに解析期間は104年までとしている。5．3．2項及び5．3．3項では、ウラン系列核種

の解析結果について記述する。

5．3．2　決定論的解析

　決定論的解析は全てのパラメータについて一つの値を与えて解析を行う。各サブシナリオに

おいて必要とされるパラメータ値は全てシナリオによって与えられており、これらのパラメー

タ値を使用してGACOMによって解析を実施した。

（1）地下水サブシナリオ

　地下水サブシナリオは、ウラン鉱倖の処分場閉鎖後に、鉱津中の核種が降雨浸透水によって

処分場地下の帯水層に漏出し、帯水層下流側の井戸によってその地下水が汲み上げられ、飲用

あるいは灌概に用いられることに起因する被ばく線量を評価する。本サプシナリオにおける

ソースタームとして、各核種の帯水層へのフラックスが時間の関数で与えられている。シナリ

オで与えられているウラン系列6核種のソースタームをFig．5．6に示す。本シナリオではウラン

鉱津処分について平地への野積みを想定しており、工学的なバリア機能を想定していないた

め、核種の漏出は処分場閉鎖直後から始まり、徐々にフラックスが減少していくと仮定されて

いる。

　GACOMは陸域生態圏における核種移行をコンパートメントモデルによって評価するコード

であるため、帯水層における核種移行を解析することは困難である。このため、本解析では放
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射性廃棄物地層処分のための一般的安全

評価コードGSRW13）を使用して、評価対

象となる井戸水中における核種濃度の解

析を実施した。本解析によって得られた

井戸水中核種濃度の解析結果をFig．5．7

に示す。

　Fig．5．7に示した井戸水中核種濃度を

陸域生態圏に対するソースタームとして

GACOMによって動的解析を実施した。

Fig．5．4に示したように、本評価対象系

における動的コンパートメントは耕作地

のみであり、井戸水による灌概によって

放射性核種が耕作地にもたらされる。耕

作地中の放射性核種は、灌概水及び雨水

の浸透に伴う深部土壌への移行及び耕作

地土壌の風化作用により、耕作地から除

去される。

　地下水サブシナリオで設定された被ば

く経路は以下の5経路である。

・井戸水の飲用による内部被ばく

・葉菜の摂取による内部被ばく

・牛肉の摂取による内部被ばく

・耕作地からの放射線による外部被ばく

・耕作地からの再浮遊核種の吸入による

　内部被ばく

葉菜は灌瀧水として用いられる井戸水中

核種の直接沈着、及び耕作地からの経根

吸収により汚染される。また本サブシナ

リオでは井戸水による灌概は葉菜に対し

てのみであり、牧草地に対しては灌概が

価結果をFig．5．8に示す。　eSSuと234uは挙

動が同一であり、経口摂取に関する線量

係数が若干異なるのみであるため、被ば

く線量の曲線はほぼ重なっている。経時

変化の傾向はFig．5．7と似通っており、

動的コンパートメントである耕作地土壌

　109

　108

　107

S10‘

邑1ぴ

苔104

匡103

　102

　101

　　　　　　　　　　Time（y）

　Fig．5．6　Flux　of　238U　chain　members　to　the　aquifer．

02

0　0　

0　

0　

0　

0　0　

0　n

　103
Time（y）

Fig．5．7　Concentration　of　238U　chain　members

　　　　　　　in　well　water．

10’6

10≡7

なされないとされているため、牛肉は家言10’8
畜（牛）による井戸水飲用によってのみζ10’9

汚染される．　　　　』1ぴ
　決定論的解析結果の例として、葉菜を§

摂取することによる内部被ばく線量の評乏10’i

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　10’1

104

10’1

　102　　　　　　　　　　103　　　　　　　　　　104

　　　　　　　　　　Time（y）

Fig．5．8　Annual　dose　by　ingestion　of　leafy　vegetables

　　　　　　（groundwater　release）．
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Fig．5．8と同じ傾向を示しており、耕作地

土壌による核種蓄積の影響が比較的小さ

いこと、葉菜摂取による内部被ばくと同

様に合計した被ばく線量のピークは238U

と234Uの寄与が支配的であることが示唆

される。

（2）大気放出サブシナリオ

　大気放出サブシナリオは、風化によっ

てウラン鉱倖処分場の覆土が失われて鉱

津が露出し、その鉱津が風化によって大

への核種の蓄積の影響は比較的小さく、
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　106
井戸水中核種の直接沈着経路が支配的で
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　1（｝7
あることが示唆される。合計した被ばく
　　　　　　　　　　　　　　　　　　A線量のピークは238Uと234Uの寄与が支配的言108

　　　　　　　　　　　　　　　　　　のであるが、長期的には21°Pb等娘核種の寄Y10－9

与の影響が見られる。　　　　　　　自10－i・

　また、5経路の被ばく線量の合計値の2
評価結果をFig．、5．9に示す．　Fig．．5．7及びE　’°一”

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　10’12

iO”奄Ui

　103
Time（y）

104

Fig．5．9　Annual　total　dose（groundwater　release）．

106

105

　　　　　　　　　　　　　　　　　　（104
　　　　　　　　　　　　　　　　　　言
気中に放出、拡散することに起因する被芭103
ばく線量を評価する．ソースタームとし』

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　102
て処分場から大気へのフラックスが時間

の関数で与えられている。シナリオで与　　101

えられているウラン系列7核種のソース　　10・

タームをFig・5・1・に示緬土は2・・年間　1°2　　T、認，）　　1°4

は健全であるが、200年後から一部が風
化して核種の大気放出が始まり、1000年Fi9’　5’10　Flux　of　as8U　chain　membe「s　to　the　atmosPhe「e’

後以降は覆土が完全に消失することに　　104

よって、一定したフラックスで核種の放

出欝㌫雰；還きれた被5；　io－s

ばく経路は以下の4経路である　　　　td
・処分場からのプルーム及び耕作地からミ　’°‘6

222Rn

孕Th，勘Ra，21°Pb，21°Po

魏u，魏u

．㌶讃膿篇繰ばくL
・牛肉の摂取による内部被ばく
・耕作地からの放射線による外部被ばく　　10↑02

解析結果の例として、葉菜を摂取するこ

とによる被ばく線量の評価結果をFig．

5．11に示す。処分場からのプルームによ

る評価地点における大気中核種濃度はガ

ウスプルームモデルによって求めてい

　103

Time（y）

104

Fig．5．11　Annual　dose　by　i皿gestion　of　leafy　vegetables

　　　　　　（atmospheric　release）．
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る。なお、本経路は経口摂取経路である　　10・3

ため222Rnは評価されていない。　Fig．5．lo

に見られるように、1000年以降は鉱津処＿104
分場からのフラックスは変動しなくなる言

が、葉菜中核種濃度は耕作地土壌中核種Ylo’5

濃度の上昇に伴い・1…年以降も若干な§　1。．

がら上昇して平衡状態に達する。特に土E
壌一植物移行係数の値が比較的大きいく10’7

226Raでこの傾向が明確である。このた

め、大気放出サブシナリオでは、解析対

象期間の最終時点である104年後がピーク

線量を示す時点となる。なお、合計線量

に対する寄与は21°Pbが最も大きく、

226Ra、210Poがそれに続いている。

108
　102 　103

Time（y）

104

Fig．5．12　AIlnual　total　dose（atmospheric　release）．

　また、5経路の被ばく線量の合計値の評価結果をFig．5．12に示す。　Fig．5，11とほぼ同じ傾向を

示しているが、23町hは吸入による内部被ばく線量係数が比較的大きいことから、合計線量に対

して2】°Poと同程度の寄与を示している。また、222Rnの寄与は比較的小さく、238U及びts4Uと同程

度である。

5．3．3　確率論的解析

　確率論的解析においては、評価に用いられるパラメータの内、一部のパラメータが確率密度

関数に従って分布すると仮定されている。その他のパラメータについては決定論的解析と同一

のパラメータ値（一定値）を使用する。シナリオにおいて確率密度関数が与えられているパラ

メータ（以下「変動パラメータ」と記述する）とその確率密度関数をTable　5．2に示す。変動パ

ラメータの分布型は正規分布、対数正規分布及び三角分布の3種類が使用された。また、正規

分布及び対数正規分布については、パラメータの最小値及び最大値が同時に規定されているた

め、最小値以下あるいは最大値以上のパラメータ値がサンプリングされたパラメータ値が含ま

れるパラメータセットは、解析から除外することとした。なお、変動パラメータの内、大気中

土壌粒子の沈着速度は大気放出サプシナリオのみ、灌概水中核種の葉面沈着率は地下水サブシ

ナリオのみで使用されるパラメータである。

　確率論的解析に関するシナリオでは、238U系列核種の合計線量について、各サプシナリオの

それぞれの被ばく経路毎、及び全被ばく経路の合計線量に関し、その分布特性あるいは変動パ

ラメータの重要度を把握するため、以下の解析14）を行うこととされた。

・被ばく線量の最大値の累積分布関数

・被ばく線量の90パーセント信頼区間の下限値及び上限値及び平均値の経時変化

・被ばく線量の最大値及び104年後の値に対する、各変動パラメータの以下の指標値

　・順位相関係数（Rank　correlation　coefficient；RCC）

　・標準回帰係数（Standardised　regression　coefficient；SRC）

　・偏相関係数（Partial・correlation・coefficient；PCC）

　本解析では、パラメータサンプリングにはLatin　Hypercube　Sampling法15｝を用いた。サンプ

ル数は解析結果の収束の状況を確認し、各サブシナリオとも5000セットとした。
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Table　5．2　Variable　parameters　used　in　this　analysis．

Parameters Nuclide
Distribution

@　type

Mean　or

lode＊

Stalldard

р?魔奄≠р盾氏磨
Minimun Max㎞um

The　deposition　velocity　of
窒?唐浮唐垂?獅р?п@soil　particles

@　　　　　　（m／s）

姐 Normal 1．0×10－2 1．0×10－3 5．0×10－3 2．OX10－2

The　foliar　interception
?≠モ狽盾秩@for　irrigation　water（一

@　　　　　　　）

all Log　no㎜a1 1．0×10’1 2．5×100 1．0×10－2 9．9×10－1

u Log　normal 9．97×10－1 2．5×100 2．5×10’1 2．5×101

Th Log　normal 1．0×100 2．15×100 1．0×10’1 1．0×101The　soil　distribution

@　　coe伍cient
@　　　（m3／kg）

Ra Log　noma1 1．28×100 2．15×loo 5．0×10’1 5．0×101
Pb Log　normal 5．0×10－2 1．9×100 1．0×10－2 5．0×10’1

Po Log　normal 5．0×10－2 1．73×100 1．0×10－2 3．0×10’1

u Log　nomal 4．0×10－3 8．9×100 5．0×10－5 3．0×10’1
Th Log　nomal 4．0×10－4 9．0×100 5．0×10－6 3．0×10－2The　soil　to　Plant　transfer

@　　　　　　factor

i（Bq／kg－wet）／（Bq／kg－dry））

Ra Log　normal 5．0×10－2 1．0×101 5．0×10’4， 1．0×100

Pb Log　noma1 2．0×10－3 9．0×100 2．0×10－5 2．0×10－1

Po Log　nomlal 5．0×10－3 1．2×101 5．0×10－5 5．0×10－1

u Tdangular 2．0×10－3 一 2．0×10－4 2．0×10－2

Th Triangular 4．0×10－4 一 1．0×10－4 1．0×10－3
The　distribution　factor　for

@　　　　　　beef

@　　　　（d／kg－wet）

Ra Tnangular 5．0×10－4 一 1．0×10－4 2．0×10－3

Pb Triangular 2．0×10－3 一 5．0×10’4 6．0×10’3

Po Tdangular 4．0×10－3 ’ 1．0×10－3 1．0×10－2

＊：Arithmetic　mean　for　normal　distribution，　geometric　mean　for　log　normal　distribution　and　mode　for

　triangular　distribution．

＊＊：Arithmetic　standard　deviation　for　normal　distribution　and　geometric　standard　deviation　for　log

　normal　distribution．

（1）被ばく線量の最大値の累積分布関数

　地下水サブシナリオ及び大気放出サブシナリオの線量の最大値の累積分布関数の解析結果を

Fig．5．13に示す。なお、地下水サブシナリオにおける地下水移行に関するパラメータは全て決

定論的に与えられているため、地下水サブシナリオのソースタームは決定論的解析と同様に

Fig．5．7の結果を使用した。本評価対象系では、パラメータ不確実性解析の結果においても大

気放出の方が被ばく線量が約2桁程度高い傾向にある。評価結果の変動範囲は両サプシナリオ

とも一桁程度であるが、大気放出サプシナリオの方が変動幅が若干小さい。また、決定論的解

析の結果（地下水サブシナリオ：5．3×10’7Sv／y、大気放出サブシナリオ：9．8×IO’5Sv／y）は、

それぞれ累積確率が約43％及び約31％のであり、中央値よりも若干低い。すなわち両サプシナ

リオとも被ばく線量が高い方に対して分布が広がっていることがわかる。

（2）信頼区間の経時変化

　各サプシナリオについて、評価結果の90パーセント信頼区間の下限値及び上限値（5パーセ

ンタイル値及び95パーセンタイル値）及び平均値の経時変化をそれぞれFig．5．14及びFig．5．15

に示す。地下水サブシナリオは、Fig．5．14に見られるように信頼区間の幅がほぼ変化せず、3本
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の曲線がほぼ平行になっており、ピーク

の位置もほとんど変わらない。これは耕　　1’O

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　O．9作地土壌中核種濃度が合計線量に与える（⊃
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　o．8影響が小さいため、耕作地土壌の分配係ξo．，

数の変動の影響が見られないことによる§o．6

　　　　　　　　　　　　　　　　　　oと考えられる。これに対し、大気放出サao．5
　　　　　　　　　　　　　　　　　　eブシナリオではFig5・15に見られるようきα4

に、95パーセンタイル値が2×103年頃まξα3

で徐々に大きくなり、信頼区間の幅が広602
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　0．1
がっている。これは、動的コンパートメ　　o．o

ントである耕作地土壌中の核種濃度が合　　10－7

計線量に対してある程度影響を与えてい

るため、耕作地土壌中核種濃度の経時変

化に影響を与える耕作地土壌の分配係数

の変動が合計線量に対して影響を与えて
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　lO“s
いることによると考えられる。

（3）パラメータと最大値間の指標値

及び偏相関係数（pcc）をFig．　5．16に示　ξ

す。地下水サブシナリオでは、灌概水中く10’s

核種の植物による捕捉率の影響が大き

く、次いでウランの土壌から植物への移　　1鵬02

行係数の影響が大きい。その他、偏相関

係数ではウランの耕作地土壌における分

配係数及び牛肉への移行係数も有意な値

が見られている。地下水サブシナリオで

はFig．5．9に見られるように、合計線量の　　10・3

最大値は238U及び234Uの寄与がほとんど

であるため、全核種に共通のパラメータ
　　　　　　　　　　　　　　　　　　s
である灌概水中核種の植物による捕捉率邑104

と、ウランに関するパラメータのみが解§

析結果に影響を与える重要なパラメータ召

として指標値に現れている。　　　　　°10’5

　　　　　　　　　　　　　　　　　　＜　これに対し、大気放出サブシナリオで

は、いずれの指標値でもラジウムの土壌
から植物への移行係数が最も影響を与え　　1鵬02

ていることを示している。また、全核種

に共通のパラメータである空気中浮遊物

資の沈着速度や、鉛、ポロニウムの土壌

Atmospheric　release

Groundwater　release

106　　　　10’5　　　　104

　Peak　total　dose（Sv／y）

Fig．5．13　CDFs　of　peak　total　dose．

10’3

Mean
95percentile

5percentile

　103
Time（y）

104

Fig．5．1490％confidence　interval　and　mean　of　total

dose（gro皿dwater　release）．

Mean
95percentile

5percentile

　103

Time（y）

104

Fig．5．159090　confidence　interval　and　mean　of　total

　　　　　dose（atmospheric　release）．
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から植物への移行係数も指標値の絶対値が大きく、これらのパラメータが評価結果の変動に影

響を与えていることがわかる。これらのことから、大気放出サブシナリオの合計線量の最大値

の変動に対しては、大気中土壌粒子の直接沈着経路及び226Ra、21°Pb及び21°Poの経根吸収経路

に関するパラメータ値の変動の影響が大きいことが推察される。

　なお、指標値の値はいずれも偏相関係数が他の2指標値よりも高い値を示しており、特にウ

ランの耕作地土壌における分配係数及び牛肉への移行係数は偏相関係数のみ有意な値を示して

いる。すなわち、本解析のように変動パラメータが複数の解析を実施する際は、偏相関係数あ

るいは偏順位相関係数（Partial　rank　correlation　coefficient；PRCC）が、重要なパラメータを摘

出する上で有効であることを示している。

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　一：RCC　　－：SRC　　■■■■：PCC
　　　　　　　　　　　　　　　　　Groundwater　release　　　　　　Atmospheric　release

　Deposition　velocity　of　resuspended

　soil　particles

　Foliar　interception　fraction

　for　irrigation　water

　Soil　distribution　coefficient　for　U

　Soil　distribution　coefficient　for　Th

　Soil　distribution　coefficient　for　Ra

　Soil　distribution　coeffTicient　for　Pb

　Soil　distribution　coefflcient　for　Po

　Soil　to　plant　concentration　factor

　for　U

　Soi］to　plant　concentration　factor

　for　Th

　Soil　to　plant　concentration　factor

　for　Ra

　Soil　to　plant　concentration　factor

　for　Pb

　Soil　to　plant　concentration　factor

　for　Po

Distribution　factor　for　beef　for　U

Distribution　factor　for　beef　for　Th

Distribution　factor　for　beef　for　Ra

Distribution　factor　for　beef　for　Pb

Distribution　factor　for　beef　for　Po

　　　　　　　　　　　　　－1．0　－0．5　　0．0　　05　　1．0－1．0　－0．5　0．0　　0．5　　工O

　　　　　　　　　　　　　　　Values　of　coefficients　　　　　　　　　Values　of　coefficients

　　　Fig．5．16　Statistical　coefficients　between　variable　parameters　and　peak　total　dose．
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　このように、モンテカルロ法によるパラメータ不確実性解析を実施することによって、評価

結果の分布特性や、評価結果に影響を与えるパラメータを明らかにすることができ、評価結果

の不確実性の定量化や、効率的なリスクの低減化にっいて検討する上で有用な情報を得ること

ができる。また、パラメータ不確実性を考慮した上で、総合的な影響に対する重要な核種や経

路を同定することが可能となる。

5．3．4　安定元素に関する解析

　化学毒性を示す安定元素として、As、　Ni、　Pbの3元素について、ウラン系列核種と同様に地下

水サブシナリオ及び大気放出サブシナリオが与えられた。各サプシナリオによる、全経路から

の元素摂取量の合計値の経時変化を、Fig．5．17及びFig．5．18に示す。地下水サプシナリオでは

Niの分配係数が1×10’3m3／kgと小さい値が設定されているため、　Niの年間摂取量は解析開始時

点から約6年後と、極めて早い時期に最大値を示している。大気放出サプシナリオでは、主要

な摂取経路である牧草から牛肉を経て経口摂取される経路において、Niの摂取物から牛肉への

移行係数が小さく設定されているため、Niの摂取量も他の元素に比べ小さくなっている。この

ため、ウラン系列核種や、As及びPbは大

気放出サプシナリオの方が被ばく線量や

年間摂取量の最大値が大きいのに対し、

Niは地下水サプシナリオの最大値の方が

大きい結果が得られたと考えられる。

5．3．5　発ガンリスクの比較検討

　ウラン系列の7核種に関しては全ての

被ばく経路について、安定元素に関し

てはAs、　Niの吸入経路について、米国環

境保護庁が提示した1年間の被ばくある

いは摂取に起因する発ガンによる生涯リ

スクを評価するためのリスク係数16）を用

いて、本ウラン鉱津処分場に起因する発

ガンリスクの推定を実施した。ウラン系

列核種の地下水サブシナリオ及び大気放

出サプシナリオの解析結果をFig．5．19及

びFig5．20に、安定元素の大気放出サプ

シナリオの解析結果をFig．5．21に示す。

ウラン系列核種においては、被ばく線量

と同様に、大気放出経路の方が合計リス

クが2桁程度高い結果が得られている。

　安定元素については、As及びNiの吸

入摂取以外はデータが存在していないた

め、これらの経路のみの解析が行われ

た。この結果、Niの吸入によるリスクは

比較的小さいが、Asの吸入によるリスク

100

10

ヱ01

ヨ01

401

（ら

10’5

　　100　　　101　　　102　　　103　　　104
　　　　　　　　　　Time（y）

Fig．5．17　Annual　total　intake　of　stable　contaminants

　　　　　　（groundwater　release）．

101

Ni

Pb

As

10’3

　102

　Pb^

＼As

／Ni

　103
Time（y）

104

Fig．5．18　An皿al　total　intake　of　stable　contaminants

　　　　　　（atmospheric　release）．
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の推定は、ウラン系列核種の数分の一程
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　10B
度であった。5．3．3項で解析したような環
境影響評価の不確実性を考慮すると、ウ§10’

　　　　　　　　　　　　　　　　　　のラン鉱津処分場の環境影響を評価する場≡1σ1°

合、放射性核種だけではなく、有害な安喜10－”

定元素による影響も考慮しなければなら§　1。．12

ないことが示唆された。今後、安定元素三
のリスク評価に必要なパラメ＿夕の整備2　’°”3

　　　　　　　　　　　　　　　　　　ロ　　　　　　　　　　　　　　　　　　＜10’i4が望まれる。

5．3．6コード機能の検証

　BIOMOVSでは、モデル検証のアプ
ローチとして、実測データによるモデル

予測結果の検証（アプローチA）と、モ

デル予測結果の相互比較（アプローチB）

1σ指　　　　　　103　　　　　10・

　　　　　　　　Time（y）

Fig．5．19　Anllual　total　cancer　risk　by　238U　chain

　　　　　（groundwater　release）．

10－s

の2つの方法が採用された12）。アプローな
チAは、実際に放端核種が放出された喜1・・

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　
サイトを対象として、放射性核種の放出老
　　　　　　　　　　　　　　　　　　ト源情報や、気象条件等のサイト環境に関§10’7

する情報を入力として、環境媒体中核種9

濃度や被ばく線量等をモデルによって推き10’s

定し、環境モニタリングデータと比較すく

ることにより、各参加者が使用したコー

ドにおいて用いられているモデルや、評

価に使用したパラメータの信頼性を評価

する。アプローチBは、アプローチAの

ような実測データが得られないテーマに

ついて、シナリオを詳細に作成した上で

環境媒体中核種濃度や被ばく線量等を複

数の参加者によって推定し、その結果を

10≡9

　102 　103
Time（y）

Fig．5．20　Amual　total　cancer　risk　by　238U　chain

　　　　　（atmospheric　release）．

10’6

104

　　　　　　　　　　　　　　　　　　禽
比較検討することにより、各コードの解亘10－7

析機能や使用方法が正常であるかどうか　三

を検証する．「ウラン鱗シナリオ」：1ヅ

は、シナリオの設定においては現実的な　§

サイトを想定したデータセットを用いて§　1。．，

いるが、Fig．　5．9やFig．5．12に見られるよ遥

うに、処分場からの核種の漏洩による影
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　10‘i
響が発現するのは数百年後以降と推定さ　　　102　　　　　　　　103　　　　　　　　1σ「

れることから、現時点でその処分場に起　　　　　　　　　　Time（y）

因する環境影響の実測データを得ること
　　　　　　　　　　　　　　　　　　Fig．5．21　Annual　total　cancer　risk　by　inhalation　of　stable
はできない。すなわち、解析によって得
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　contaminants（atmospheric　release）．

As

Ni

一88一



られる予測結果と比較すべき実測データを入手することができないため、本シナリオはアプ

ローチBに属する。よって、本シナリオの目的は、各参加機関の解析結果を相互比較すること

により、各機関が開発あるいは使用したコードの機能の検証が目的とされた。

　本シナリオには決定論的解析に8機関、確率論的解析に7機関が参加し、各機関がそれぞれ開

発したコード、あるいは他の機関が開発したコードによって解析を行った結果が報告された。

これらの解析結果の相互比較により、GACOMによる解析結果は、決定論的解析、確率論的解

析ともに、他の多くの機関とほぼ同様の結果が得られていることが確認された6）’8）。このことか

ら、GACOMのコード機能が十分妥当であることが確認された。

5．4　第5章の結論

　本章では、原子力施設に起因する放射性核種の陸域生態圏における移行挙動及び被ばく線量

評価を行うための評価コードGACOMを開発した。　GACOMは、陸域環境中における移行挙動

及び被ばく線量評価のための動的コンパートメントモデルをフェールベルグ公式によって解析

するコードであり、決定論的解析に加えて、パラメータ不確実性解析、すなわちモンテカルロ

法による確率論的解析を実行することができる。本コードを用いてパラメータ不確実性解析

を実施することにより、評価結果の分布特性や、評価結果に影響を与えるパラメータを明らか

にすることができ、評価結果の不確実性の定量化や、効率的なリスクの低減化について検討す

る上で有用な情報を得ることができる。また、パラメータ不確実性を考慮した上で、総合的な

影響に対する重要な核種や経路を同定することが可能となる。

　また、GACOMを生態圏移行モデルの妥当性検証国際共同研究BIOMOVS　IIの「ウラン鉱

倖シナリオ」に適用し、ウラン鉱津処分場跡地からの放射性核種及び化学毒性を示す安定元素

の放出に起因する被ばく線量評価あるいはリスク評価を行うシナリオについて、決定論的解

析及び確率論的解析を実施した。GACOMによる解析結果は、地下水サブシナリオと大気放出

サプシナリオのいずれも、決定論的解析、確率論的解析ともに他の多くの機関とほぼ同様の結

果が得られていることが確認された。このことから、GACOMのコード機能が十分妥当である

ことが確認された。

　現在は、日本原子力研究所環境科学研究部とともに、GACOMを基礎コードとして、環境負

荷物質の陸域挙動予測モデルMOGRA（Migration　Of　Ground　Additionals）の開発を進めてい

る。GACOMは、入力データをテキストファイルで作成し、バッチジョブ形式で実行する必要

があるのに対して、MOGRAはグラフィカルユーザインターフェイスを備えており、評価対象

系の設定等をモニタ画面上で容易に行うことができる等の利点を備えている。今後はMOGRA

のシステムを充実させ、活用することにより、環境負荷物質の陸域生態圏における挙動の解析

や、被ばく評価解析がより容易に行えるようになり、環境影響評価研究の進展に寄与すること

ができる。
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　　　　第6章　クリアランスレベルの設定における

パラメータ不確実性解析コードシステムの開発とその適用

6．1概説
　原子炉施設等から発生する放射性廃棄物の内、放射性核種濃度が極めて低いために、それに

起因する線量が自然界の放射線レベルに比較して十分に小さく、また、人の健康に対するリス

クが無視できるものであれは、当該物質を放射性物質として扱う必要がないと考えられている。

このような物質を放射性物質としての規制管理からはずすことをクリアランスといい、その基

準となる核種濃度をクリアランスレベルという1）。1999年3月、原子力安全委員会放射性廃棄

物安全基準専門部会（以下、「基準専門部会」と記述する）は、主な原子炉施設におけるクリ

アランスレベルに関する報告書をとりまとめ、原子力安全委員会は、その報告書を妥当である

として了承した2）。

　基準専門部会におけるクリアランスレベルの導出にあたっては、被ばく線量を評価する数学

モデルのパラメータに対して、それぞれ一っの値を与えて解析を行う決定論的手法が用いられ

た2）’5）。この導出にあたっては、「社会環境、日常生活の態様等を考慮して標準的である人」を

対象として評価が行われた。このために、パラメータ値としては原則として平均的な値あるい

は標準的な人を代表すると認められる値（以下「代表値」と記述する）が選定された。ただし、

廃棄物処分場下端から井戸までの距離等、一部のパラメータについては、平均的な値を代表値

として選定することが困難であるため、被ばく線量の評価結果が高くなるような値、すなわち

「保守的な」値が代表値として採用された。

　上記の基本的考え方によって導出されたクリアランスレベルは、クリアランスされた後の廃

棄物の用途を限定せず、完全に無拘束状態とする無条件クリアランスを前提としている。した

がって、埋設処分場が特定され、その環境条件や社会的条件が比較的特定されやすい低レベル

放射性廃棄物処分における影響評価6）と異なり、クリアランスレベルの評価に用いるパラメー

タは比較的大きな不確実性を持っことになる。このため、決定論的手法によって導出されたク

リアランスレベルが、このようなパラメータの不確実性を考慮した上でも十分妥当であること

を確認する必要がある2）・7）。

　上記の観点から、決定論的解析によって導出されたクリアランスレベルの妥当性を確率論的

解析によって確認するために、著者等はモンテカルロ法を用いたパラメータ不確実性解析を実

施するコードシステムPASCLR（Probabilistic　Assessment　code　System　fo「　de「ivation　of　Clea「ance

Levels　of　of　Radioactive　materials）を開発した8）。また、このコードシステムを使用してパラメー

タ不確実性解析を行い、クリアランスレベルの導出において重要なパラメータを摘出するとと

もに、評価結果の不確実性について検討することにより、導出されたクリアランスレベルの妥

当性を確認した2）・7）。

　本章では、コードシステムPASCLRの概要、クリアランスレベルの設定におけるパラメータ

不確実性解析の概要及びその結果について記述する。

6．2　コードシステムの開発7）

6．2．1　コードシステムの構成

　コードシステムPASCLRは、変動するパラメータ値のサンプリングを行う「パラメータセッ

ト作成コード」、被ばくシナリオに基づいて各経路における被ばく線量を評価する「被ばく線

一91一



量評価コード」、被ばく線量の評価結果に基づいて、種々の統計量を求める「統計解析コード」

によって構成されている。コードシステムPASCLRの流れ図をFig．6．1に示す。

　パラメータセット作成コードにおけるパラメータ値のサンプリング手法は、Latin　Hypercube

Sampling法9）を用いている。被ばく線量評価においては、クリアランスレベルの導出に係る評

価シナリオとして、産業廃棄物として廃棄物処分場に埋設処分するシナリオ（以下「埋設処分

シナリオ」と記述する）と、発生した廃棄物が前処理、溶融等の過程を経て新たな製品として

再生されるか、あるいはそのままの形態で再使用されるシナリオ、（以下「再利用シナリオ」と

記述する）の二つを想定した。被ばく線量評価コードでは、これらのシナリオにおいて重要と

考えられる被ばく経路にっいて、数学モデルにより被ばく線量評価を実行する。統計解析コー

ドでは、被ばく線量評価コードで得られた解析結果（被ばく線量等）の分布特性を把握するた

め、累積分布関数（Cumulative　distribution　function；CDF）や、補累積分布関数（Complementary

cumulative　distribution　fUnction；CCDF）を得ることができる。またパラメータの重要度に関す

る情報として、パラメータ値と評価結果の相関係数等を得ることができる。これらの統計解析

コードの出力により、線量評価に用いられるパラメータ値の変動が評価結果に与える影響やパ

ラメータ重要度を定量的に評価することができる。

　以下では、本コードシステムを構成する各コードの概要を記述する。

6．2．2　パラメータセット作成コード

　パラメータセット作成コードは、変動すると考えられるパラメータ（以下「変動パラメータ」

と記述する）について、Latin　Hypercube　Sampling法を用いてパラメータサンプリングを行い、

変動パラメータセットファイルを作成するコードである。パラメータの分布型としては、一様

分布、対数一様分布、正規分布、対数正規分布の4種類が選択可能である。

　　Control　fUe　of

魔≠р≠b撃?@parameters

Code　for　parameter

@　　　sampling

File　of　variable

垂≠窒≠高?狽?秩@set

Control　fUe　for

р盾唐?@estimation
Code　for　dose　estimation

iles　of　esdmated

@　　　doses

Control　fUe　for

rtatiStiC　analySeS

Code　for　statistic

@　　　analyses

iles　of　results　of

rtatiStiC　analySeS

Fig．6．1Flowchart　of　code　system　PASCLR．
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6．2．3　被ばく線量評価コード

　被ばく線量評価コードは、パラメータセット作成コードによって作成された変動パラメータ

セットファイル及び被ばく線量評価制御情報ファイルを入力とし、埋設処分シナリオと再利用

シナリオのそれぞれについて、クリアランスレベルの導出にあたって重要と考えられた経路2）

における被ばく線量を評価するコードである。本コードでは、クリアランスされた廃棄物中の

放射性核種濃度が単位濃度（1000Bq／kg＝1Bq／g）の場合の被ばく線量を評価する。以下に、そ

れぞれのシナリオにおいて評価することのできる被ばく評価経路、及び被ばく線量評価に用い

られるモデルについて記述する。

6．2．3．1埋設処分シナリオ

　埋設処分シナリオは、クリアランスされた廃棄物が、産業廃棄物として産業廃棄物処分場に

埋設処分されることに起因して、公衆に被ばくをもたらすシナリオである。なお、廃棄物処分

場の形態としては安定型処分場を想定し、処分場からの核種の漏出に対するバリア機能は考慮

しない。

　本シナリオは、クリアランスされた廃棄物を廃棄物処分場に埋設するための作業過程におい

て被ばくする操業サブシナリオ、クリアランスされた廃棄物を処分した廃棄物処分場が、処分

場閉鎖後に一般に解放され、その処分場跡地を公衆が利用することによって被ばくする跡地利

用サプシナリオ、及びクリアランスされた廃棄物を処分した廃棄物処分場から放射性核種が降

雨浸透水によって漏出して処分場直下の地下水に移行し、その地下水を帯水層下流側で取水し

て利用することにより被ばくする地下水移行サプシナリオに大別される。それぞれのサブシナ

リオにおいて考慮される被ばく経路をFig．6．2～Fig．6．4に示す。

　以下にそれぞれの被ばく経路において線量評価に用いられるモデルを記述する。

（1）操業サプシナリオ

　操業サプシナリオは、クリアランスされた廃棄物と、同時に発生する「放射性廃棄物でない

廃棄物」1°｝の混合物（以下この混合物を単に「廃棄物」と記述する）を廃棄物処分場に埋設す

るための作業過程において被ばくするシナリオである。本サブシナリオでは、廃棄物に含まれ

る放射性核種からの放射線による外部被ばく、及び廃棄物がダストとして空気中に飛散し、そ

のダストを吸入することによる内部被ばくが考えられる。それぞれの被ばく線量は、以下の式

で与えられる。

　　D．，（i）　一　Cc（i）・Fsw（i）・tw・DLFw，αt（り　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．1）

　　D励（i）＝Cc（i）・Cdw・Brw・tw・DF．（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．2）

ここで、

　　D．，（り

　　D、nd（i）

　　Cc（i）

　　Fs．（i）

　　tw

　　Cdw

　　Brw

Cc（り＝CC　o（ご）・Fc

：核種iによる外部被ばく線量（Sv／y）

：核種iによる吸入経路の内部被ばく線量（Sv／y）

：対象廃棄物中核種i濃度（Bq／kg）

：作業時における核種iの外部被ばくに関する遮蔽係数（一）

：年間作業時間（h／y）

：作業時の空気中ダスト濃度（kg／m3）

：作業者の呼吸率（m3／h）

（6．3）
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Extemal　exposure
Radioactive

高≠狽?窒奄≠撃
Human

Inhalation

Fig．6．2　Exposure　pathways　of　operation　sub－scenario．

Extemal　exposure
Disposa1

ｹcilities

Root　uptake

Inhalation

@　　　　　　　　　　　　　　Ingestion Human
Crops

Ingestio Ingestion
Feeds Livestocks

Fig．6．3　Exposure　pathways　of　site－reuse　sub－scenario．

Disposal　facilities

Transport

Transport

Drinking

　water

　　Fish

cukivation

Watering

livestock

Irrigation

Water

Deposition

　　Direct

Deposition

Root　uptake

Fishery

prOduCts

Livestock

products

Ingestion

Crops

Ingestion

Ingestion

Ingestion

Ingestion

External　exposure

Fig．6．4　Exposure　pathways　of　groundwater　sub－scenario．

一94一



DF隅，（1）

D㌦（i）

Cc。（り

Fc

：作業時における核種iの外部被ばく線量係数（（Sv／h）／（Bq／kg））

：核種ごの吸入経路による内部被ばく線量係数（SvBq）

：クリアランス廃棄物中核種輌濃度（Bq／kg）

：廃棄物にしめるクリアランス廃棄物の割合（う

である。これらの被ばくは、廃棄物の積み込み作業、運搬作業、廃棄物処分場における埋設作

業等の各段階において発生することが考えられる。

（2）跡地利用サブシナリオ

　跡地利用サブシナリオは、クリアランスされた廃棄物を処分した廃棄物処分場が、処分場閉

鎖後に一般に解放され、その処分場跡地を公衆が利用することによって被ばくするシナリオで

ある。本サプシナリオでは、跡地を利用する際に宅地等の建設を行う作業者、跡地に居住する

居住者、跡地を利用して農耕作業を行う農耕作業者について、廃棄物処分場跡地に含まれる放

射性核種からの放射線による外部被ばく、及び廃棄物処分場跡地に含まれる放射性核種がダス

トとともに空気中に飛散し、そのダストを吸入することによる内部被ばくが考えられる。また、

処分場跡地において農作物あるいは飼料作物の栽培を行うことにより、処分場跡地に含まれる

放射性核種が農作物あるいは畜産物に移行し、それらを経口摂取することによる内部被ばくが

考えられる。

　産業廃棄物を廃棄物処分場に埋設する際には、その隙間に他の物質が充填されることが多い。

また、処分場を閉鎖する際には、廃棄物の飛散等を防止するため、埋設した廃棄物の表面に覆

土が施される。これらのことを考慮し、廃棄物処分場跡地を掘削した際の、表層土壌における

放射性核種濃度は、以下の式で与えられる。

　　　　Cc（り・FD・告くり（蝋・H・・TH）

C・（i）．C。（ご）・5』万・exp（．A、t，）（wh，n　T。　s　TH．T。＋H。）

　　　　0　　　　　　　　　　　　　　　　　（when　TH＜T．）

（6．4）

ここで、

　　Cr（i）

　　F．

　　H．

　　TH

　　Tc
　　λ、

　　tr

：掘削後の表層土壌中核種i濃度（Bq／kg）

：埋設時における充填材による希釈係数（一）

：処分場深さ（覆土を除く）（m）

：掘削深さ（m）

：覆土厚さ（m）

：核種iの物理的崩壊定数（y’i）

：処分場閉鎖時から評価時点までの期間（y）

である。なお、本サブシナリオでは、評価時点までの核種の減少は、処分場閉鎖時点から評価

時点までの期間の物理的崩壊のみを考慮し、処分場跡地外部への漏出等の影響は考慮しない。

また、保守的な評価として、掘削深さが覆土厚さと処分場深さの和を超えた場合でも、処分場

より深いところにある土壌による希釈の影響は考慮しないとして解析を行うことも可能である。
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この場合は、（6．4）式の上段の式の代わりに、中段の式が用いられる。

　本コードでは、処分場の形状として直方体を仮定し、その容量を以下の式で与えることとす

る。

　　V，）＝L．・Mi）・H．　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（65）

ここで、

　　VD　　　　：処分場容量（m3）

　　LD　　　　：処分場長さ（m）

　　WD　　　　：処分場幅（m）

である。また、廃棄物と充填材はある比率で混合され、その混合されたものを処分場に埋設し、

処分場容量がそれよりも多い場合はさらに同一の比率で放射性核種を含まない廃棄物と充填材

が加えられると仮定する。なお、処分場内では廃棄物と充填材は均一に混合されるとする。こ

の場合、廃棄物と充填材の混合物が廃棄物処分場の容量を上回る場合と下回る場合で、埋設時

における充填材による希釈係数を求める式が以下のように異なる。

（when　　　　　　　　　　　≧％）
　　　（1－R、）（1－・。）ρc

　　　　　　　　　　　　　　　　　（when
VD（1－R，X1－・。）ρ。＋凡（1－・，）ρB　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（1－R。）（1一εc）ρc

　　　　（6．6）
＜VD）

ここで、

　　εC

　　ρc

　　RB

　　εB

　　ρB

：廃棄物処分量（kg）

：廃棄物間隙率（一）

：廃棄物真密度（kg／m3）

：廃棄物と充填材の混合物中充填材割合（体積比）（う

：充填材間隙率（一）

：充填材真密度（kg／m3）

である。なお、FD＞1の場合はFD＝1とする。また、（6．6）式を使用した場合、確率論的解析では廃

棄物と充填材の物性がそれぞれ個別に変動することになるが、廃棄物と充填材の物性が常に同

一であるとして解析を行うことも可能である。

　跡地利用サプシナリオにおける作業者（跡地における宅地の建設作業等）の外部被ばく及び

吸入による内部被ばく線量は、操業サプシナリオと同様に以下の式で与えられる。

　　D。、t（り一σω・・Fs．（i）・t．・D㍗ω　　　　　　　　　　　（6・7）

　　D励（i）　一　Cr（i）・Cdw・B・．・τ．　D臨ω　　　　　　　　　　　（6．8）

また、跡地利用サブシナリオにおける居住者の外部被ばく及び吸入による内部被ばく線量は、

以下の式で与えられる。

　　Dert（り一C・（i）・FSr（i）・tr・DF，，。、t（り　　　　　　　　　　　（6・9）

　　D励（i）＝Cr（i）・Cdr・Br，・tr・DF．（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．10）
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ここで、

　　FSr（り

　　tr
　　DF，，。．t（i）

　　Cdr

　　Brr

：居住者に対する核種iの外部被ばくに関する遮蔽係数（う

：年間居住時間（h／y）

：居住時における核種iの外部被ばく線量係数（（Sv／h）／（Bq／kg））

：居住時の空気中ダスト濃度（kg／m3）

：居住者の呼吸率（m3／h）

である。農耕作業者についても同様に以下の式で与えられる。

　　Dexr（り＝Cr（i）・FSa（り・tα・DF．．，（り

　　D励（i）＝Cr（i）・Cd、・Br。・’。・DF励（i）

ここで、

　　FSa（り

　　ta
　　DF騨、（り

　　Cda

　　Bra
である。

：農耕作業者に対する核種iの外部被ばくに関する遮蔽係数（一）

：年間農耕作業時間（h／y）

：農耕作業時における核種iの外部被ばく線量係数（（Sv／h）／（Bq／kg））

：農耕作業時の空気中ダスト濃度（kg／m3）

：農耕作業者の呼吸率（m3／h）

（6．11）

（6．12）

　跡地利用サプシナリオにおける農作物kの摂取による内部被ばく線量は、以下の式で与えら

れる。

　　D。、（1）－Cr（i）・TVk（i）・Fr・Fv・QパDF。、（i）　　　　　　　　（6．13）

ここで、

D、。9（1）

TVk（i）

」Fr

Fv

ρv★

DF胡8（i）

：農作物の摂取に伴う核穣による内部被ばく線量（Sv／y）

：土壌から農作物kへの核種iの移行係数（（Bq／kg－wet）／（Bq／kg－dry））

：根圏における核種を含む土壌の割合（う

：農作物の市場係数（う

：農作物kの年間摂取量（kg－wet／y）

：核種iの経口摂取による内部被ばく線量係数（Sv／Bq）

である。なお、本モデルでは、（6．4）式で示したように、耕作地土壌中核種濃度は、掘削によっ

て覆土と廃棄物が混合することを想定して算出される。この場合根圏における核種を含む土壌

の割合Frは1である。これに対し、覆土と廃棄物層が混合していない場合について解析を行

う場合、すなわち耕作地土壌表層は覆土であるため放射性核種を含まないが、農作物の根が覆

土より深い廃棄物層に達して放射性核種を吸収することを想定する場合は、覆土厚さの入力値

を0とし、根圏における核種を含む土壌の割合Frを根の深さと覆土厚さの関係から設定する

ことによって解析することができる。

　畜産物mの摂取による内部被ばく線量は、以下の式で与えられる。

　　D。，（i）　一　Cr（i）・TVg（i）・Fr・Fg・C9．・Tlm（i）・Fl・el。・DF。，（ε）　　　　（6・14）

ここで、

　　Dmg（り　　：畜産物の摂取に伴う核種iによる内部被ばく線量（Sv／y）

　　Tvg（り　　：土壌から飼料作物への核種iの移行係数（（Bq／kg－dry）／（Bq／kg－dry））

　　Fg　　　　：放射性核種を含む飼料の混合割合（一）
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〔29用

Tlm（i）

F1

α例

：畜産物mを生産する家畜の飼料摂取量（kg－dry／d）

：摂取物から畜産物mへの核種iの移行係数（d／kg　or　d／m3）

：畜産物の市場係数（う

：畜産物mの年間摂取量（kg／Y　or　m3／y）

である。なお、ここでは農作物及び畜産物の輸送や調理等による核種の減少の影響は考慮して

いない。

（3）地下水移行サプシナリオ

　地下水移行サプシナリオは、クリアランスされた廃棄物を処分した廃棄物処分場から放射性

核種が降雨浸透水によって漏出して地下水に移行し、その地下水を利用することにより被ばく

するシナリオである。降雨浸透水によって廃棄物処分場底面から処分場地下深部に漏出した放

射性核種は、通気層を経て帯水層に達し、帯水層中を地下水流によって移行した後、下流側に

ある井戸によって汲み上げられる。本コードでは、井戸水は、飲用、農畜産物の生産あるいは

淡水産物の養殖に利用されるとし、各経路毎に被ばく線量が最大となる時点における被ばく線

量を評価する。なお、河川に放射性核種を含む地下水が流入し、その河川水を本サプシナリオ

と同様の経路で利用する場合の評価にっいては、地下水が河川水によって希釈される割合を希

釈係数に入力することによって対応することができる。

　廃棄物処分場から漏出する核種フラックスは、IAEA・TECDOC－40111）に基づき、時間の関数

として以下の式で与える。

　　」（”i）一η（i）・・。（i）・・xp｛一（η（i）・＋・A，）t｝　　　　　　　（6・15）

ここで、

　　」（t，　i）　　　：時点tにおける核種iの廃棄物処分場からのフラックス（Bq／y）

　　η（i）　　　：核種iの漏洩係数（y’1）

　　1。（り　　　：核種iの廃棄物処分場における初期存在量（Bq）

である。ここで、廃棄物と充填材の混合物が、廃棄物処分場の容量より小さい場合は、クリア

ランスされた廃棄物の全量を当該処分場に埋設することが可能であるため、核穣の廃棄物処

分場における初期存在量はクリアランスされた廃棄物に含まれる核種の全量と等しく、以下の

式で与えられる。

　　Io（i）＝Cc（i）’Wc　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．16）

これに対し、廃棄物と充填材の混合物が廃棄物処分場の容量より大きい場合は、超過部分の廃

棄物の評価について、評価に加える場合（近傍の他の処分場に埋設され、評価対象者に対して

影響が重畳する場合）と、評価に加えない場合（評価対象者に対して複数の処分場の影響が重

畳しない場合）の二種類が考えられる。前者の場合は初期核種存在量は全量処分されるとする

が、後者では処分場内の超過分だけ初期核種存在量が減少する。すなわち、前者の場合は（6．16）

式で与えられる初期存在量を用い、後者の場合は核種iの廃棄物処分場における初期存在量を

以下の式で与える。

　　1。（i）－C・ω・VD（1－R。）（1一εc）ρc　　　　　　　　　　（6・17）

これらのいずれの考え方を用いるかは入力フラグによって選択する。

　漏洩係数は、放出係数法と分配係数法のいずれかで算出する。放出係数法は核種の漏洩につ

いて放出係数を用いて評価する方法であり、核種ごの漏洩係数は以下の式で与えられる11）。
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　　η（i）一　S＆12－E駕1一ユ（i）　　　　　（6．18）

ここで、

　　PrD　　　：廃棄物処分場における降水量（m／y）

　　ErD　　　：廃棄物処分場における蒸発散量（m／y）

　　RnD　　　：廃棄物処分場におけるRun－off係数（一）

　　ηo（i）　　：核種iの放出係数（う

である。分配係数法は、廃棄物及び充填材の混合物において、核種が固相一液相間で分配平衡

にあるとする方法であり、核種輌の漏洩係数は分配係数を用いて以下の式で与えられる12）。

D飽L』砺
88鴎ト凡仁ぱ軌場

＝

　＠
η （6．19）

Rf．一・．1一ε・ρピKd。、（i）

　　　　　εC
（6．20）

　　　　　Rf・一・・≒弁□ω　　　　　（6．21）

ここで、

　　Kdc（i）　　：廃棄物における核種iの分配係数（m3／kg）

　　M8（i）　　：充填材における核種iの分配係数（m3／kg）

である。

　通気層における核種の移行は、核種が通気層内を移行する際の時間遅れによる物理的減衰の

みを考慮する。すなわち、通気層を移行した後の帯水層に対する核種フラックスは以下の式で

与えられる。

J・（・・i）一

o1（t－t”　”　）　exp（一A’tu）㍑三

（6．22）

ここで、

　　Js（功

　　Tu

　　εu

　　θu

　　ρ．

　　Kd．（i）

である。

ん下i笥㍍）｛1．1一ε・ρ。・醐　　　θuεu）｝

：時点tにおける帯水層への核種iのフラックス（Bq／y）

：通気層厚さ（m）

：通気層間隙率（一）

：通気層水分飽和度（う

：通気層真密度（kg／m3）

：通気層における核種iの分配係数（m3／kg）

（6．23）
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　帯水層における核種の移行は、1次元移流モデルと、1次元移流分散モデルの2種類の手法

から選択する。1次元移流モデルは、帯水層中における核種の拡散や分散を考慮せず、通気層

から帯水層に漏出した核種が、ピストン流で下流に移行すると仮定する。すなわち、移行によ

る時間遅れに起因する物理的減衰のみを考慮する。この場合、ある時点における井戸の位置で

の地下水核種濃度は以下の式で与えられる。

Cs（切一
普j・xp｛－A，（t－t’）｝・δ（t－t’・）dt’

（6．24）

（6．25）

ここで、

　　Cs（t，　i）

　　Vd
　　Ls

　　εs

　　Kds（i）

Rf、－1．と生ρ、・醐）

　　　　　ε∫

：時点tにおける井戸の位置での地下水中核種i濃度（Bq／m3）

：廃棄物処分場下流側における地下水流量（m3／y）

：廃棄物処分場下流側における地下水実流速（m／y）

：廃棄物処分場下流端から井戸までの距離（m）

：帯水層間隙率（一）

：帯水層真密度（kg／m3）

：帯水層における核種iの分配係数（m3／kg）

（6．26）

である。本コードでは、（6．24）式を時間差分によって解析する。差分による1次元移流モデルの

概念図（時間刻み：∠lt）をFig．6．5に示す。

Well

Disposal　facility

Unsaturated　zone

t＝5△t～ @△、～5△、

　　　　t＝3△t～4△t

Saturated　zone

　Groundwater　flow→

t＝2△t～3△t

t＝△t～2△

t＝O～△t

Fig．65　Comceptual　illustration　of　1　dimensiona1　advection　model．
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　1次元移流分散モデルでは、廃棄物処分場を流れ方向に分割し、それぞれの位置の中点をポ

イントソースとした場合の、井戸の位置における解析解13）を時間及び空間について重ね合わせ

によって導く。1次元移流分散モデルの概念図をFig．6．6に示す。

　地下水流速は、ダルシー流速、実流速のいずれでも入力可能である。また、地下水流速を廃

棄物処分場上流側の流量として入力した場合は、廃棄物処分場における浸透水を加えた量を地

下水流速として使用する。すなわち、以下の式を用いて、廃棄物処分場下流端における地下水

流量を算出し、その値からダルシー流速及び実流速を算出する。

　　u、－Ts・％・Uu＋L。・％（P・D－ErD）（1－RnD）　　　　　　　（6．27）

ここで、

　　Ts　　　　：帯水層厚さ（m）

　　u、　　　　：廃棄物処分場上流側ダルシー流速（m／y）

である。

　井戸水中核種濃度は、井戸の汲み上げによって周囲の放射性核種を含まない水の流入を考慮

し、以下の式で与える。

　　Cw（t，i）＝Cs（t，　i）’Rw　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．28）

ここで、

　　Cw（t，　i）　　：時点tにおける井戸水中核種i濃度（Bq／m3）

　　Rw　　　　：井戸水に対する放射性核種を含む地下水の混合割合（一）

である。

　井戸水を飲料水として使用することによる内部被ばく線量は以下の式で与えられる。

　　D、、g（らり一Cw（t，i）・ρt・F・4’・DI。1，（i）　　　　　　　　　　（6．29）

ここで

　　D、ng（t，　i）　　：時点tにおける核種iによる内部被ばく線量（Sv／y）

　　ew　　　　：飲料水摂取量（m3／y）

　　Fw　　　　：飲料水の希釈係数（一）

Well

Disposal　facility

Unsaturated　zone

urated　zone

froundwater　flow→

Summing

@－　　　一　　　一　　　一一　　　一　　　一

Analytical　solution

Fig．6．6　Comceptual　iUustration　of　l　dimensional　advection－diffusion　model．
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である。

　井戸水を灌概水として使用する場合、灌概を行う耕作地土壌（以下灌慨土壌と記述する）中

の核種濃度は以下の常微分方程式で与えられる。

4α★（t，i）　Cw（τ，ご）・Irk・Fi
　　　　　　　　　　　　－｛λ，＋λe’k（り｝α、（ちり
　4τ　　Ta・（1一ε。）・ρ、

（6．30）

ここで、

　　Ci，（t，　i）

　　Irk

　　Fi

　　万

　　εa

　　Pra

　　Era

　　Rna
　　θ。

　　Ma（り

　　　　　Pr．　一　Er．1－Rha＋Irk
λi、（i）－

　　　Ta・aθa＋（1－・。）ρa・Kda（1）

：時点tにおける農作物kを生産する灌概土壌中核種i濃度（Bq／kg）

：農作物kを生産する灌概土壌に対する灌概水量（m／y）

：灌潮水中核種の土壌への残留割合（一）

：灌概土壌の実効耕作深さ（m）

：灌概土壌間隙率（う

：灌概土壌真密度（kg／m3）

：灌概土壌における降水量（m／y）

：灌概土壌における蒸発散量（m／y）

：灌概土壌におけるRun－off係数（う

：灌概土壌中水分飽和度（一）

：灌概土壌中における核種iの分配係数（m3／kg）

（6．31）

である。灌概土壌中核種濃度は、当該評価時点から入力によって設定された期間さかのぼった

時点を初期条件（灌概土壌中核種濃度＝0）とし、その時点から評価時点までの期間における

灌概土壌中核種濃度の経時変化を、ルンゲ＝クッタ法を用いて（6．30）式を解くことによって求

める。

　灌概土壌において農耕作業を行う農耕作業者の外部被ばく及び吸入による内部被ばく線量は、

以下の式で与えられる。

　　D。nt（t，i）・・　Ci、（t，i）・FSa（i）・ta・DF。，ext（i）　　　　　　　　　　（6・32）

　　D励（t，i）＝　Ci，（t，　i）・Cda・Br、・ta・DF．（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．33）

ここで、

　　D．，（t，　i）　　：時点tにおける核種iによる外部被ばく線量（Sv／y）

　　D、nh（切　　：時点tにおける核種iによる吸入経路の内部被ばく線量（Sv／y）

である。牧畜を行うために飼料作物を栽培する耕作地を灌概する場合の農耕作業者の外部被ば

く及び吸入による内部被ばく線量も同一の数式で求められる。

　灌概された農作物kの摂取に伴う核種iによる内部被ばく線量は、農作物への放射性核種の

移行経路として、灌概土壌からの経根吸収経路及び灌概水の直接沈着経路を考慮し、以下の式

で与えられる。

　　D、、g（t，i）　一　C・、（t，i）・F・　・S2v、・DF。、（i）　　　　　　　　　　（6・34）
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　　　　　　　　　　　　Cw（t，・）・ldk刑ピ1－・xp－（λ、＋λ。）tvk
CVk（t，i）・・　Ci，（t，i）・TVk（り＋

　　　　　　　　　　　　　　　　　　（λ、＋λ．）・Yk

幻㈲

でD．α夙石、λ、輪ろ

＝
：時点tにおける核種iによる経口摂取経路の内部被ばく線量（Sv／y）

：時点tにおける農作物k中核種i濃度（Bq／g－wet）

：農作物kに対する日単位の灌概水量（m／d）

：農作物kにおける灌概水中核種の可食部への沈着割合（一）

：農作物に沈着した核種のウェザリングによる除去係数（d’1）

：農作物kの生育期間（d）

：農作物kの生産密度（kg－wet／m2）

（6．35）

である。なお、本コードでは、5種類の農作物（飼料作物を含む）について同時に解析するこ

とが可能である。

　畜産物の摂取による内部被ばくは、井戸水を飼料作物の灌概水として使用する経路と、井戸

水を飼育水（家畜飲用水）として使用する経路の2っの経路が考えられる。これらの方法によっ

て生産された畜産物mの摂取に伴う核種iによる内部被ばく線量は、飼料作物に対しては農作

物と同様に灌概土壌からの経根吸収経路及び灌概水の直接沈着経路を考慮し、飼育水について

は家畜が直接井戸水を摂取することを考慮して、以下の式で与えられる。

　　D．、（‘，i）・一｛Clm（‘，i）・Cdm（‘，i）｝・Fl・α。・D冗、ω　　　　　　（6．36）

　　　　　Clm（t，　i）＝　Cv9（t，i）・Fg・egm・Tlm（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．37）

Cdm（t，　i）＝Cw（t，i）・ρd．’Tl．（i） （6．38）

　　　　　　　　　　　　Cw（川・ld、　Fig・1－・xp－（λ・λ．）t、。
c・、（’，i）一α，（t，り・Tv，（i）＋

　　　　　　　　　　　　　　　　　　（λ、＋λの・Yg
（6．39）

ここで、

　　Clm（の　　　：時点tにおける飼料作物の摂取に起因する畜産物m中核種i濃度

　　　　　　　　（Bq／kg　or　Bq／m3）

　　Cdm（助　　：時点tにおける飼育水の摂取に起因する畜産物m中核種i濃度

　　　　　　　　（Bq／kg　or　Bq／m3）

　　Ci，（t，　i）　　：時点tにおける飼料作物を生産する灌概土壌中核種i濃度（Bq／kg）

　　Gd．　　　：畜産物mを生産する家畜の飲用水摂取量（m3／d）

　　ld、　　　　：飼料作物に対する日単位の灌概水量（m／d）

　　Fi、　　　：飼料作物における灌概水中核種の飼料部位への沈着割合（一）

　　tv，　　　　：飼料作物の生育期間（d）

　　陥　　　　：飼料作物の生産密度（kg－dry／m2）

である。なお、本コードでは、5種類の畜産物について同時に解析することが可能である。ま

た、本コードでは、飼料作物経路と飼育水経路の和の最大線量を出力するため、飼料作物と飼

育水の影響を個別に評価する場合は、それぞれ他方の摂取量を0として個別に解析を行う必要
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がある。

　井戸水を養殖水として使用した場合の養殖淡水産物nの摂取に伴う核種iによる内部被ばく

線量は、以下の式で与えられる。

　　D。，（t・i）一（］fn（‘，i）・Ff・（抗・D鳳，（i）　　　　　　　　　（6．40）

　　　　　Cfn（t，i）＝Cw（t，り’・Rf’Tfn（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．41）

ここで、

Cf．（’，　i）

Tfn（i）

：時点tにおける養殖淡水産物n中核種i濃度（Bq／kg）

：養殖淡水産物の市場係数（う

：養殖淡水産物〃の年間摂取量（kg／y）

：養殖における地下水利用率（う

：養殖淡水産物nに対する核種iの濃縮係数（m3／kg）

である。なお、本コードでは2種類の淡水産物にっいて同時に解析することが可能である。

6．2．3．2再利用シナリオ

　再利用シナリオは、発生した廃棄物が前処理、溶融等の過程を経て新たな製品として再生さ

れるか、あるいはそのままの形態で再使用されることにより、公衆に被ばくをもたらすシナリ

オである。ここでは前処理、溶融等の過程を経て新たな製品として再生されるシナリオを「再

生利用サブシナリオ」、そのままの形態で再使用されるシナリオを「再使用サブシナリオ」と

記述する。再利用シナリオにおける被ばく経路の概念図をFig．6．7に示す。

（1）再生利用サブシナリオ

Extemal　exposure
Radioactive

高≠狽?窒奄≠撃

Material　for

@　爬cycle

Ingestion，lnhalation

@　　　　　　　　　Extemal　exposure
Pretreatment

rmelting
R㏄ycled
高≠狽?窒奄≠P

Ingestion，lnhalation

dxtemal　exposure

Slag Human

Inges【ion，lnhalation

Dust
Ingestion，lnhalation

Extemal　exposure

Ingestion，lnhalation

Fig．6．7　Exposure　pathways　of　Recycle／reuse　scenario．
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　再生利用サブシナリオは、発生した廃棄物にっいて、前処理や溶融の過程を経て、新たな製

品として再生されることに起因する被ばく線量を評価する。このサプシナリオでは、再生製品

を作る過程に起因して発生する被ばく経路と、製造された再生製品に起因する被ばく経路が考

えられる。

　クリアランスされた廃棄物は、再生利用されるまでに、様々な要因により希釈される可能性

が想定される。また、被ばくが生じる時点までに放射性核種は物理的崩壊により減衰する。こ

のため本コードでは、希釈過程を5種類まで考慮し得るように、以下の式によって再生利用対

象物質中核種濃度を評価する。

　　C。，r（i）　・C・。（i）・DF，・DF，・DF，・DF，・DF，・exp（一λ、t。）　　　　　（6．42）

ここで、

C凪．（り

Cc。（り

D・Fl

DF2

DF3

DF4

DF5
λ、

τρ

：再生利用対象物質中核種i濃度（Bq／kg）

：クリアランス対象廃棄物中核種輌濃度（Bq／kg）

：クリアランス対象廃棄物の希釈係数一1（一）

：クリアランス対象廃棄物の希釈係数一2（一）

：クリアランス対象廃棄物の希釈係数一3（一）

：クリアランス対象廃棄物の希釈係数一4（う

：クリアランス対象廃棄物の希釈係数一5（一）

：核種iの物理的崩壊定数（y’1）

：クリアランスされてから評価時点までの期間（y）

である。なお、核種毎に異なった希釈係数を用いることも可能である。

　前処理や溶融の過程を経て生産される再生品、溶融の際に発生するダストやスラグの濃度は、

以下の式で評価する。

　　c。，。（i）一（）。・，r（i）・R・R〆隅（i）　　　　　　　　　　（6．43）

　　C。，s（i）一　C。，r（i）・R，　’R，・TFs（i）・CFs　　　　　　　　　　（6．44）

　　C。，d（i）一　Cm　，r（i）・Rc・R，’TFd（i）・CF，　　　　　　　　　　（6．45）

ここで、

C鵬ρ（り

C鳳4（り

C孤。（り

R、

Rρ

τFρ（り

TF、（i）

C呪
7Fば（り

CF4

：再生製品中核種i濃度（Bq／kg）

：ダスト中核種i濃度（Bq／kg）

：スラグ中核種i濃度（Bq／kg）

：再生品原料中当該再生利用対象物質割合（一）

：再生品原料市場係数（一）

：核種i濃度の製品への移行割合（う

：核種i濃度のスラグへの移行割合（う

：スラグへのみかけの濃縮係数（一）

：核種i濃度のダストへの移行割合（一）

：ダストへのみかけの濃縮係数（一）

である。本コードでは、これらの式によって算出される再生利用対象物質、再生製品、スラグ

及びダスト（以下これらをまとめて「基準物質」と記述する）中の核種濃度を用いて、各経路
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における被ばく線量を評価する。

　外部被ばく経路は、ダストを除く基準物質が関連する。被ばく期間における核種の崩壊を考

慮しない場合、外部被ばく線量以下の式で与えられる。

　　De、t（i）＝Cm（り・Dm・Fs・t，・DFext（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．46）

ここで、

D翻（1）

C用（り

D用

F、

τε

D」F．t（1）

：ある評価対象経路に起因する核種iによる外部被ばく線量（Sv／y）

：評価対象経路の基準物質中核種i濃度（Bq／kg）

：評価対象経路における希釈係数（一）

：評価対象経路における遮蔽係数（う

：評価対象経路における年間被ばく時間（h／y）

：評価対象経路における核種iの外部被ばく線量係数（（Sv／h）／（Bq／kg））

である。このように、被ばく期間における核種の崩壊を考慮しないモデルを「モデル1」と記

述する。

　また、被ばく期間における核種の崩壊を考慮する場合は、外部被ばく線量は以下の式で与え

られる。

D．t（i）－Cm（i）・D。’F。・、。’DFexr（i）．1－exp一裾

　　　　　　　　　　　　　　　　　λiti
（6．47）

　ここで

　　t、　　　　：被ばく積算期間（y）

である。このように、被ばく期間における核種の崩壊を考慮するモデルを「モデル2」と記述

する。なお、上記条件において、基準物質が建築材の粗骨材として使用される場合は、外部被

ばく線量は以下の式で与えられる。

五久τ‘

づ6中L
ゐλ

ト取FαD叱ε嘱ジ

邸㏄妬 （6．48）

ここで、

　　F、　　　　：粗骨材量（kg／m3）

　　Pc　　　　：建築材密度（kg／m3）

である。本モデルを「粗骨材モデル」と記述する。

　吸入による内部被ばくは、全ての基準物質が関連する。吸入による内部被ばく線量（モデル

1）は一般に以下の式で与えられる。

　　D励θ＝（）m（り・Dm・（］d・Rb　・te・DF．（i）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6．49）

ここで、

D、。ん⑦

C4

Rb

D㌦（り

：ある評価対象経路に起因する核種iの吸入による内部被ばく線量（Sv／y）

：評価対象経路における空気中ダスト濃度（kg／m3）

：評価対象経路における呼吸率（m3／h）

：核種iの吸入による内部被ばく線量係数（Sv／Bq）

である。被ばく期間における核種の減衰を考慮する場合（モデル2）は、吸入による内部被ば

く線量は以下の式で与えられる。
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　　D・（i）－Cm（ご）・Dm・q・R・・膓・DF・（り・1－eそ，一耗　　　（65・）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ii

　経口摂取による内部被ばくは、腐食モデル、溶解モデル及び農作物モデルの三種類のモデル

を考慮する。

（a）腐食モデル

　再生製品がフライパン等の食器等である場合に、その製品の腐食により核種が食品に混入し、

その食品とともに経口摂取される経路を評価する。本経路の基準物質は再生製品である。内部

被ばく線量は以下の式で与えられる。

　　D、、g（i）－Cm（i）・Dm・R。”｛m・ρ．・e．・tm・DF。，ω　　　　　　　（651）

ここで、

　　D、。g（り

　　Rm

　　Am

　　烏
　　ρ．

　　tm
　　DFing（i）

である。

（b）溶解モデル

：ある評価対象物に起因する核種この摂取による内部被ばく線量（Sv／y）

：評価対象物の腐食速度（cm／h）

：評価対象物の表面積（cm2）

：評価対象物の密度（kg／cm3）

：評価対象物の腐食による摂取割合（一）

：評価対象物の年間使用時間（h／y）

：核種iの経口摂取による内部被ばく線量係数（Sv／Bq）

　再生製品が水道管や飲料水缶等である場合に、その製品が水中に溶解することによって経口

摂取される経路を評価する。本経路の基準物質は再生製品である。内部被ばく線量は以下の式

で与えられる。

　　D、、g（i）－Cm（i）・Dm・e．・Cw・DFm，（i）　　　　　　　　　　（6．52）

ここで

　　ρW　　　　：評価対象飲用物の摂取量（m3／y）

　　C、　　　　：評価対象飲用物中評価対象物濃度（kg／m3）

である。

（c）農作物モデル

　破砕や溶融の過程において、破砕された再生利用対象物質や溶融によって生じるダストが、

破砕や溶融をする工場から近傍の農作物及び耕作地土壌に沈着して経口摂取される経路を評価

する。本経路には全ての基準物質が関連する。本経路による内部被ばく線量は以下の式で与え

られる。

D。，ω一（三（り・D．’Cd・K・
TFv（i）・Fd・」E　1－exp一λ，tr）

P
．：FE］・1．£，－1．£，F　F．1－・xp－（A，・λ・）tg

　　Y　　（λ・λ．）t9

λ，t’

・C．・Fm・Fc・・xp←λ、・t，）・DFm，（i）
（6．53）
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ここで、

　　㌃
　　TFv（i）

　　Fd
　　Fア

　　P
　　tr

　　隅

　　Fv

　　Fe

　　λw

　　tg

　　y
　　ρv

　　Fm
　　F。

　　t，

：核種の沈着速度（m／y）

：核種iの土壌一農作物移行係数（（Bq／kg）／（Bq／kg））

：空気中ダストの地表面への沈着割合（一）

：沈着した核種の耕作地土壌への残存割合（一）

：土壌実効表面密度（kg／m2）

：当該基準物質の放出期間（y）

：栽培期間年間比（一）

：核種の農作物表面への沈着割合（う

：農作物表面へ沈着した核種の可食部への移行割合（う

：ウェザリングによる除去係数（yi）

：農作物の生育期間（y）

：農作物の生産密度（kg／m2）

：農作物摂取量（kg／y）

：農作物市場係数（一）

：調理による核種の残留率（一）

：農作物輸送時間（y）

である。なお、本評価式では、保守的な仮定として、耕作地上の空気中におけるダストが全て

破砕や溶融をする工場から放出された基準物質であるとしている。

（2）再使用サブシナリオ

　再使用サプシナリオは、発生した廃棄物にっいて、破砕や溶融の過程を経ることなく、同一

の用途で使用するサブシナリオである。本サブシナリオでは、体積濃度に着目する場合は再生

利用サブシナリオのモデルと同一であるため、ここでは表面汚染に関する被ばく線量評価を考

慮する。ただし、除染等の過程も考えられるため、再生利用サブシナリオと同様に希釈過程を

5種類まで考慮し得るように、以下の式によって再使用される機器の表面核種濃度を評価する。

　　C、，r（i）－Cs。（i）・DF，・DF，・DF，・DF，・DF，・・xp（一λ、t，）　　　　　（654）

ここで、

　　C。，，（i）　　：再使用物質表面核種ε濃度（Bq／M2）

　　Cs。（i）　　：クリアランス対象廃棄物表面核種i濃度（Bq／m2）

である。

　再使用物質に起因する外部被ばく線量は、再生利用サブシナリオと同様に、以下の式で評価

する。

　　D。．t（i）　”（コ。．（i）・Dm・Fs・te・DF、，en（i）　　　　　　　　　　（6・55）

ここで、

　　DF。．ext（i）　：評価対象物における核種iの表面汚染に関する外部被ばく線量係数

　　　　　　　　（（Sv／h）／（Bq／m2））

である。

　再使用物質に起因する吸入による内部被ばくは、表面に付着した核種が空気中に再浮遊し、

その核種を吸入することが考えられる。本経路による内部被ばく線量は、再浮遊係数法を用い

て以下の式で評価する。
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　　D励（i）一　C、，．（i）・Dm・R・R、’t，’DFWh（i）　　　　　　　　　　（6．56）

ここで、

　　Rr　　　　：再浮遊係数（nr1）

である。

　再使用物質に起因する経口摂取による内部被ばくは、表面に付着した核種が剥離して手等に

付着した後に、その核種を経口摂取する経路が考えられる。本経路による内部被ばく線量は、

以下の式で評価する。

　　D㎎（i）　一　Cs，r（i）・Dm・e，・DF．，（i）　　　　　　　　　　（657）

ここで、

　　ρr　　　　：剥離性汚染の経口摂取率（m2／h）

である。

（3）基準線量に対応するクリアランス廃棄物中核種濃度

　再利用シナリオでは、あるクリアランス廃棄物中核種濃度における被ばく線量を評価する機

能の他に、ある基準線量に対応するクリアランス廃棄物中核種濃度を評価する機能も備えてい

る。基準線量に対応するクリアランス廃棄物中核種濃度は以下の式で評価される。

G
η玩

ここで、

　　C，

　　D，

　　Do

　　Co
である。

：基準線量に対応するクリアランス廃棄物中核種濃度（Bq／kg　or　Bq／m2）

：基準線量（Sv／y）

・クリアランス廃棄物中核種単位濃度における被ばく線量（Sv／y）

クリアランス廃棄物中核種単位濃度（Bq／kg　or　Bq／m2）

（658）

6．2．4統計解析コード

　統計解析コードでは、被ばく線量評価コードで得られた解析結果の分布特性を把握するため、

被ばく線量や、基準線量に対応するクリアランス廃棄物中核種濃度のCDFやCCDFを作成す

る。また、変動パラメータの変動がこれらの解析結果に与える影響を評価するため、ピアソン

の相関係数やスピアマンの順位相関係数、偏順位相関係数等、変動パラメータと解析結果に関

して6種類の相関係数14）・15）を算出する。なお、これらの係数は、農作物全量や、畜産物全量等、

任意の経路における解析結果の和についても評価することができる。

6．3　コードシステムの適用2）・7）

　主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの導出は、クリアランス対象廃棄物において重

要と考えられる20核種について行われた。これらの核種について、埋設処分シナリオで41経

路、再利用シナリオで32経路の決定論的解析を行い、クリアランスレベルの導出に関する被

ばく線量の目安値とされた10μSv／yに相当するクリアランス対象廃棄物中核種濃度が最も低く

なる経路（決定経路）における核種濃度がクリアランスレベルとされた。著者等は、このよう

な方法で導出されたクリアランスレベルの妥当性検証のため、埋設処分シナリオにおいて重要
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な経路と考えられた11経路及び再利用シナリオにおける全経路について、コードシステム

PASCLRを使用してパラメータ不確実性解析を実施した。この結果に基づき、クリアランスレ

ベルの導出において重要なパラメータを摘出するとともに、評価結果の変動特性を検討するこ

とにより、導出されたクリアランスレベルの妥当性を確認した。

　本解析のフローチャートをFig．6．8に示す。各ステップにおける具体的な解析について以下

に記述する。

（1）変動パラメータの選定

　まず最初に、値が変動すると考えられるパラメータ、すなわち変動パラメータを選択した。

原則として値が変動すると考えられるパラメータは全て変動パラメータとした。ただし、土壌

からの外部被ばく線量係数及び内部被ばく線量係数は固定値とした。なお、再利用シナリオに

おける外部被ばく線量係数は、対象となる物質の大きさの変動を考慮することによって、変動

パラメータとして扱った。

（2）各パラメータの確率密度関数の設定

　全ての変動パラメータについて、パラメータ値の分布型及び変動幅を考慮して確率密度関数

（Probability　density　function；PDF）を設定した。　PDFの分布型として、一様分布、対数一様分

布、正規分布、対数正規分布の4種類の分布型を使用した。変動パラメータのPDFは、可能で

あれば、IAEA　Technical　Reports　Series　No．36416）等、国際機関等が刊行した文献を参照した。こ

のような方法でPDFを設定したパラメータとして、主な核種の土壌から農作物への移行係数

や、帯水層中における核種の分配係数があげられる。また、日本における自然条件あるいは社

会・日常生活に関するパラメータの一部は、政府による統計資料等を基に設定した。このよう

にしてPDFを設定したパラメータとして、廃棄物処分場の大きさや、農畜産物の年間個人摂取

量等があげられる。これらの方法によってPDFを設定することができなかったパラメータにつ

いては、パラメータの意味合いを考慮して分布型及び変動幅を検討、判断することによって設

定した。

　例として、埋設処分シナリオ地下水移行サプシナリオ井戸水摂取経路に使用される変動パラ

メータのPDFを、決定論的解析で用いたパラメータ値、すなわち代表値とともにTable　6．1に

示す。なお、本解析では、廃棄物処分場からの核種の漏洩は放出係数モデル、帯水層における

核種の移行は1次元移流モデルを使用している。また、地下水流速はダルシー流速を変動パラ

メータとしている。Table　6．1において、正規分布及び対数正規分布の最大値及び最小値は、そ

れぞれ0．1パーセンタイル値及び99．9パーセンタイル値を示している。放出係数及び帯水層に

おける分配係数は、分布型はいずれの核種も対数正規分布であるが、最小値（0．1パーセンタ

イル値）及び最大値（99．9パーセンタイル値）は元素に依存した値である。なお、水素の帯水

層における分配係数は0の固定値である。

（3）パラメータサンプリング

　上記の検討の結果設定されたPDFを入力データとして、　PASCLRのパラメータセット作成

コードを使用して、パラメータサンプリングを行った。本解析では、解析結果の収束性を確認

し、いずれの被ばく経路でもパラメータサンプリング数を1000個とした。なお、変動パラメー

タ間の相関は考慮せず、各パラメータ値は独立に変動するとした。

（4）被ばく線量評価

　パラメータセット作成コードによって作成された変動パラメータセットファイルを使用し、

被ばく線量コードによって各パラメータセットにおける被ばく線量評価を行った。なお、この
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一　Selection　of　variable　parameters（number　of　variable　parameters：m）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（P，，P2ジ・・，Pm）

一　Definition　of　PDF　of　each　parameter

台云£o占

Parameter　value

倉云£o占

PDF　of　each　parameter

　　　　　　　P2

Parameter　value

倉云且o占

Parameter　value

一Sampling　of　parameter　sets

Number　of　variable　parameters　（m）

Number　of　sampling　parameter　sets（n）

ρ11　P21　　　　　ρ刎1

ρ12　ρ22　　’”　ρ例2

ρ1／1　　　」ρ2月　　　D°°　　Pmn

一Calculation　by　assessment　models

yl＝∫（P11，P21，…，Pm　1）

y2＝∫（ρ12，ρ22，…，ρ胡2）

Yn＝∫（Pln，P2n，…，ρ励）

一Analysis　on　the　parameter　importance 一ノ㎞alysis　on　the　variability　of　results

PRCC’s　between　doses　and

variable　parameters

巴

9
ゆ
巨

巴

雨

亀

　　　一1　　　　　0　　　　　1

　　　　　　　　　　　　　　　PRCC　values

CDFs　of　concentration　in　cleared

material　corresponding　to　10）uSv／y

。（⊃

ξ訟
三……≡

語
6§
　　全

　　　　　　　　　　Concentration（Bq／9）

Fig．6．8　Flow　chart　of　stochastic　approaches　used　in　this　analysis．
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Table　6．1　PDFs　of　variable　parameters　used　for　calculation　of‘ingestion　of　well　water　pathway’

Parameter Unit Min㎞um
@　value

Max㎞um
@　value

Distribution

@　　tvpe

Deteministic

@　　value

Ra丘o　of　clearance　material　to　total
高≠狽?窒奄≠ 一 0．02 0．1 Unifbm 0．1

Dilution　factor　of　well　water
一

0．1 1．0 Logunifbm 0．33

Quantity　of　disposal　waste　from　a

窒?≠モ狽盾
ton 130000 500000 Unifom1 500000

Bulk　density　of　disposal　waste 9／cm3 1．0 2．3 Unifb㎝ 2．0

1㎡iltration　rate　into　waste　layer m／y 0．1 1．0 Lognomal 0．4

Length　of　waste　layer m 70 700 Lognormal 200

Width　of　waste　layer m 70 700 Lognomal 200

Thickness　of　waste　layer m 2 60 Lognormal 10

Thickness　of　saturated　zone m 1 100 Logunifom 3

Darcy’s　velocity　of　groundwater m／d 0．01 100 Lognomal 1

Real　density　of　saturated　zone 9／㎝3 2．60 2．76 Nomal 2．60

Porosity　of　saturated　zone
一 0．15 0．30 Normal 0．30

Distance　from　the　lower　end　of　waste
撃≠魔?秩@to　well m 0 100 Unifbrm 0

Drinking　rate　of　water　from　we11 m3／y 0．45 0．75 Nomlal 0．61

Release　coefficient
一
below below Lognomal below

Distribution　coefficient　in　saturated

嘯盾獅
ml／9 below below Lognomal below

Release　coefficient
Distribution　ooef6cient　in　saturated

@　　　　　zoneElements
Min㎞um
@value

Max㎞um
@value

Deterministic

@　value
Min㎞um
@value

Max㎞um
@value

Dete㎝inistic

@　value

H 1、0×1σ2 1．0×101 1．15×100 ’ 一 0．0×100

C 6．0×10－3 2．0×100 1．0×10－1 4．0×10－2 1．0×102 2．0×100

C1 6．0×10－3 2．0×loo 1．0×10’1 5．0×10’1 1．5×103 2．7×101

Ca 2．0×10－3 5．0×10－1 3．0×10－2 1．0×100 1．1×103 1．1×102

Mn 2．0×10－3 5．0×10’1 3．0×10－2 1．0×100 1．0×104 4．9×102

Fe 2．0×10－3 5．0×10－1 3．0×10－2 4．9×102 4．9×104 4．9×103

Co 2．0×10－3 5．0×10－1 3．0×10－2 4．9×101 2．0×104 9．9×102

Ni 2．0×10－3 5．0×10・1 3．0×10－2 1．8×102 6．6×103 1．1×103

Zn 2．0×10－3 5．0×10‘1 3．0×10’2 6．7×101 4．0×104 1．6×103

Sr 2．0×10－3 5．0×10－1 3．0×10－2 4．1×100 5．4×103 15×102

Nb 2．0×10－3 5．0×10’1 3．0×10’2 2．0×102 2．0×104 2．0×103

Tc 6．0×10－3 2．0×100 1．0×10－1 4．1×10－2 5．5×101 15×100
1 6．0×10－3 2．0×100 1．0×10－1 5．0×10－1 1．5×103 2．7×101

Cs 1．0×10－4 5．0×10－1 1．0×10－2 2．0×10’1 3．6×105 2．7×102

Eu 1．0×10－6 8．0×10－3 3．0×10－4 3．1×100 3．1×102 3．1×101

Pu 1．0×10－6 8．0×10－3 3。0×10－4 1．0×101 3．3×105 1．8×103

㎞ 1．0×10－6 8．0×10’3 3．0×10≡4 3．6×103 3．3×106 1．1×105

一112一



確率論的解析で使用した被ばく線量評価モデルは、いずれの被ばく経路も、クリアランスレベ

ルを導出した決定論的解析のモデルと同一である。本コードにより、クリアランスされた放射

性廃棄物中核種濃度が基準濃度（1Bq／gあるいは1Bq／cm2）であった場合の被ばく線量を、核

種毎、被ばく経路毎に算出した。また、算出された被ばく線量を用いて、クリアランスレベル

の設定における被ばく線量の目安値である10μSv／yに相当するクリアランス対象廃棄物中核種

濃度を核種毎、被ばく経路毎に算出した。

（5）パラメータ重要度解析

　被ばく線量評価コードによって算出された基準濃度における被ばく線量、及び被ばく線量の

目安値である10μSv／yに相当する廃棄物中核種濃度の結果を使用して、2種類の統計的手法に

よってクリアランスレベルの妥当性の検討を実施した。その一つがパラメータ重要度解析であ

る。本解析では、評価に用いられる変動パラメー一一一一タが複数であることや、パラメータ値と評価

結果が必ずしも線形関係にないこと、そして第5章の研究で偏相関係数が重要なパラメータを

摘出する上で有効であったことから、偏順位相関係数（Partial　rank　correlation　coefficient；

PRCC）を重要度の指標として使用した。すなわち、PRCCを指標とすることにより、パラメー

タ値の変動が評価結果の変動に与える影響が大きいパラメータを、重要度が高いパラメータと

して摘出した。これらのパラメータについて、再度パラメータ値の代表値等について詳細な検

討を行い、決定論的手法で使用したパラメータ値がそのPDFを考慮した上でも、代表値を設定

する際の原則に則しているか否かについて再検討した。

　パラメータ重要度評価の例として、埋設処分シナリオ地下水移行サブシナリオ井戸水摂取経

路における各変動パラメータの、基準濃度（1Bq／g）における被ばく線量に対するPRccをFig．

6．9に示す。核種によってPRCCの絶対値の大きさが異なる傾向、すなわちパラメータの重要

度が異なる傾向が見られる。また、地下水ダルシー流速は、多くの核種において重要度の高い

パラメータであるが、核種によって被ばく線量に対し正の相関を持つ場合と負の相関を持つ場

合がある。これは、地下水ダルシー流速の増加は、廃棄物処分場から漏洩する核種濃度を希釈

し、地下水中濃度を減少させる効果と、廃棄物処分場から井戸までの移行に要する時間を短縮

することにより、帯水層中移行時における物理的崩壊量を少なくし、井戸水中核種濃度を増加

させる効果の両方を持つためである。すなわち、半減期が比較的長くかつ分配係数が比較的小

さいために帯水層中における物理的崩壊の影響が小さい核種は、漏洩する核種の希釈の影響が

大きく、地下水ダルシS－・・一・流速と被ばく線量が負の相関になるのに対し、半減期が比較的短くか

つ分配係数が比較的大きい核種は、帯水層中移行における物理的崩壊の影響が大きく、地下水

ダルシー流速と被ばく線量が正の相関を持っ。このため、漏洩核種の希釈の影響が強い核種は

希釈に係るパラメータ、すなわち井戸水に対する放射性核種を含む地下水の混合割合や帯水層

厚さ等のパラメータ重要度が高いのに対し、帯水層中移行における物理的崩壊の影響が大きい

核種は帯水層中における移行時間に係るパラメータ、すなわち廃棄物処分場下流端から井戸ま

での距離や、帯水層における核種の分配係数の重要度が高い傾向が見られる。

　このように、各被ばく経路にっいてPRCCを指標としたパラメータ重要度解析を行うことに

より、経路毎、核種毎に重要パラメータを摘出し、これらのパラメータについて、決定論的解

析に用いられるパラメータ値、すなわちクリアランスレベルを設定する代表値の再検討を実施

した。

（6）評価結果の変動特性解析

　被ばく線量評価コードの算出結果を使用したもう一方の妥当性の検討手法は、評価結果の変
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Fig．　6．9　PRCC　values　betWeen　variable　parameters　and　estimated　individual　dose
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動特性解析である。すなわち、被ばく線量の目安値である10μSv／yに相当するクリアランス対

象廃棄物中核種濃度の結果のCDFを図示し、当該経路における決定論的解析による評価結果

と比較する。具体的には、確率論的解析結果の25パーセンタイル、すなわち95パーセント信

頼区間の下限値との比較、及び50パーセンタイル値すなわち中央値との比較により、代表値

を用いた決定論的解析による評価において被ばく線量を過小評価していたり、極端に過大評価

をしていないかを検討した。当該経路における決定論的解析による10μSv／y相当放射性廃棄物

中核種濃度が25パーセンタイル以下である場合、あるいは50パーセンタイル値より大きい場

合は、特にPRCC値が比較的大きいパラメータについて、クリアランスレベルを設定する代表

値の再検討を実施した。

　評価結果の変動特性解析の例として、埋設処分シナリオ地下水移行サブシナリオ井戸水摂取

経路における10μSv／yに相当する主な核種のクリアランスされた放射性廃棄物中核種濃度の

CDFを、当該経路の決定論的解析結果及び決定経路における決定論的解析結果と併せてFig．

6．10に示す。CDF曲線上に白矢印で示した値が、当該経路における決定論的解析結果である。

また、垂直線に黒矢印で示した値が決定経路における決定論的解析結果、すなわち最終的にク

リアランスレベルとして導出された値である。1291はこの井戸水摂取経路が決定経路であるた

め、CDF曲線上に白矢印で示した値と垂直線に黒矢印で示した値が一致している。　Fig．6．10に

示されているように、井戸水摂取経路における決定論的解析結果は、確率論的解析結果の累積

確率の約0．025から0．1の範囲にある。このことから、本経路における被ばく線量の決定論的

解析は、被ばく線量を過小評価をしておらず、また極端な過大評価もしていないと判断した。

　このように、各被ばく経路について10μSv／y相当放射性廃棄物中核種濃度のCDFを図示し、

決定論的解析との比較検討を実施した。この比較検討により、決定論的解析において被ばく線

量を過小評価あるいは極端な過大評価していると判断された経路については、特にPRCCを指

標として重要とされたパラメータにっいて代表値の再検討を行った。例えば再利用シナリオ再

使用サプシナリオにおける外部被ばく経路は、初期の解析では被ばく線量を過小評価している

と判断された。当該経路に係るパラメータ値に関する検討の結果、本経路において重要なパラ

メータである再使用物質の寸法にっいて、最初に代表値として選定された値が、当該パラメー一一．

タ値の不確実性を考慮すると過小評価であり、その結果被ばく線量が過小評価されていること

が明らかとなった。このため、再使用物質の寸法を大きな値に変更し、再度被ばく線量評価を

実施した。また、再利用シナリオにおける溶融過程でのユーロピウムのスラグへの移行割合が、

最初に選定された値からより適切な値へ変更する等、必要に応じてクリアランスレベル導出に

使用する代表値を変更した。

　このようなパラメータ値の変更を経て最終的に導出された主な原子炉施設におけるクリアラ

ンスレベルの算出結果及びその決定経路2）5）をTable　6．2に示す。なお、クリアランスレベルの

算出結果は全て有効数字一桁とした。

　また、導出されたこれらのクリアランスレベルと、10μSv／y相当放射性廃棄物中核種濃度の

2．5パーセンタイル値の最小値とを比較することにより、クリアランスレベルの妥当性の再確

認を行った2）・7）。10μSv／y相当放射性廃棄物中核種濃度の2．5パーセンタイル値の最小値と、そ

の被ばく経路をTable　6．3に示す。いずれの核種にっいても、10μSv／y相当放射性廃棄物中核種

濃度の2．5パーセンタイルの最小値は、導出されたクリアランスレベルの1／10よりも大きな値

となっている。これは、Table　6．2に示された核種濃度の放射性廃棄物がクリアランスされた場

合、この廃棄物に起因する被ばく線量は目安線量である10μSv／yを超える可能性もあるが、本
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　　　　　　　　　　　　（disposal　scenario－drinking　of　well　water　pathway）．
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解析における評価対象者の97．5％以上は100μSv／y以下の被ばく線量であり、100PtSv／yを超え

るのは評価対象者の2．5％以下であることを意味している。また、各経路について、Fig．　6．10に

図示したように導出されたクリアランスレベルとCDFの中央値と比較することにより、評価

対象者の50％以上は被ばく線量が10paSv／y以下であることを確認した。これらの結果に加え

て、クリアランスレベルの導出においては、被ばくシナリオの選定や評価モデルの選択等の段

階で保守的な考え方を採用していることから、実際に被ばく線量が100paSv／yを超える可能性

は極めて小さく、多くの評価対象者の被ばく線量は10PtSv／y以下であると考えられる。

　これらの結果から、Table　6．2に示された核種濃度の放射性廃棄物がクリアランスされた場

合、公衆に与える影響はパラメータ不確実性を考慮しても十分小さく、導出されたクリアラン

スレベルは妥当であると考えられる。

Table　6．2　Derived　clearance　levels　and　critical　exposure　pathways．

Critical　scellario　and　exposure　pathway
Nuclide

Clearance
撃?魔?撃刀iBq／9） Scenario Exposure　pathway

H．3 2×102 Disposa1 Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

C－14 5×100 Disposa1 Ingestion　of　fishery　products

Cl－36 2×100 Disposa1 Ingestion　of　lovestock　products　grown　with　the　feeds
モ浮撃狽奄魔≠狽?п@with　well　water

Ca－41 8×101 Disposal Ingestion　of　crops　cultivated　with　well　water

Mn－54 1×100 Disposal Extemal　exposure　on　waste　disposal

Fe－55 3×103＊ Recycle／reuse Extemal　exposure　from　reused　equipment

Co－60 4×10’1 Disposal Extemal　exposure　on　waste　disposa1

Ni－59 6×102 Disposal Ingestion　of　lovestock　products　grown　with　the　feeds
モ浮撃狽奄魔≠狽?п@with　well　water

Ni－63 2×103 Disposal Ingestion　of　lovestock　products　grown　with　the　feeds
モ浮撃狽奄魔≠狽?п@in　the　disposal　site

Zn－65 1×100 Disposal Extemal　exposure　on　waste　disposa1

Sr－90 1×100 Disposa1 Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

Nb－94 2×10’1 Disposal Extemal　exposure　of　the　resident　in　the　disposal　site

Tc－99 3×10’1 Disposal Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

1－129 7×10’1 Disposal Ingestion　of　well　water

Cs－134 5×10－1 Recycle／reuse Extemal　exposure　on　the　asphalt　parking　lot　built　with　slag

Cs－137 1×100 Recycle／reuse Extemal　exposure　on　the　asphalt　parking　lot　built　with　slag

Eu－152 4×10’1 Recycle／reuse Extemal　exposure　on　the　asphalt　parking　lot　built　with　slag

Eu－154 4×10’1 Recycle／reuse Extemal　exposure　on　the　asphalt　parking　lot　built　with　slag

Pu－239 2×10’1 Recycle／reuse Inhalation　of　dust　on　unloading　scrap　metals

Am－241 2×10－1 Recycle／reuse Inhalation　of　dust　on　unloading　scrap　metals

＊　The　unit　of　the　clearance　level　for　55Fe　is　Bq／cm2　because　the　limiting　pathway　is　reuse　of　the　surface

contaminated　equipment．

一118一



6．4　第6章の結論

　主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの導出にあたって、パラメータの不確実性を考

慮した上で、導出されたクリアランスレベルの妥当性を確認することを目的として、モンテカ

ルロ法を用いて確率論的解析を実施するためのコードシステムPASCLRを開発した。また、こ

のコードシステムを使用してパラメータ不確実性解析を行い、クリアランスレベルの導出にお

いて重要なパラメータを摘出するとともに、評価結果の変動特性を検討した。これらの結果に

基づき、いくつかのパラメータについて、クリアランスレベルの導出に使用する代表値の変更

を行った。また、最終的に導出されたクリアランスレベルについて、各経路の1qμSv／y相当放

射性廃棄物中核種濃度のCDF、及び25パーセンタイル値の最小値との比較検討を行うことに

より、その妥当性を確認した。

　現在、原子炉施設から発生する廃棄物以外にも、放射性同位元素等による放射線障害の防止

Table　6．3　Mmimum　values　of　2．5　percentile　values．

Exposure　pathway　for　minimum　values　of　2．5　percentUe　values
Nuclide Minimun

魔≠撃浮?刀iBq／9） Scenario Exposure　pathway

H－3 2．2×102 Disposa1 Ingestion　of　well　water

C－14 4．8×100 Disposa1 Ingestion　of　fishery　products

C1－36 9．5×10’1 Disposal Ingestion　of　lovestock　products　grown　with　the　feeds
モ浮撃狽奄魔≠狽?п@in　the　disposal　site

Ca－41 5．7×101 Disposal Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

Mn－54 7．0×10’1 Disposa1 Extemal　exposure　on　waste　disposa1

Fe－55 1．8×103・ Recycle／reuse Extemal　exposure　from　reused　equipment

Co－60 2．4×10－1 Disposal Extemal　exposure　on　waste　disposal

Ni－59 1．3×103 Disposal Ingestion　of　crops　cultivated　with　well　water

Ni－63 1．5×103 Disposal Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

Zn－65 8．9×10’1 Disposal Extemal　exposure　on　waste　disposal

Sr－90 2．6×100 Disposa1 Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

Nb－94 1．3×10≡1 Disposal Extemal　exposure　of　the　resident　in　the　disposal　site

Tc－99 1．8×100 Disposal Ingestion　of　crops　cultivated　in　the　disposal　site

1－129 1．9×10’1 Disposal Ingestion　of　well　water

Cs－134 3．9×10－1 Disposa1 Extemal　exposure　on　waste　disposal

Cs－137 8．4×10’1 Disposal Extemal　exposure　of　the　resident　in　the　disposal　site

Eu－152 3．3×10’1 Recycle／reuse Extemal　exposure　on　the　asphah　parking　lot　built　with　slag

Eu－154 3．0×10－1 Recycle／reuse Extemal　exposure　on　the　asphalt　parking　lot　built　with　slag

Pu－239 9．9×10－2＊ Recycle／reuse Inhalation　of　dust　from　reused　equipment

Am－241 9．9×10－2＊ Recycle／reuse Inhalation　of　dust　from　reused　equipment

＊The　unit　of　the　minimun　values　for　55Fe，239Pu　and　241Am　is　Bq／cm2　because　the　limiting　pathway　is

reuse　of　the　surface　contaminated　equipment．
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に関する法律の対象施設から発生する廃棄物（RI・研究所等廃棄物）や、ウラン加工工場等か

ら発生する廃棄物等、現段階では処分方策が制度化されていない放射性廃棄物について、処分

方策の制度化のための検討が原子力委員会や原子力安全委員会で進められている1D・18）。本研究

において開発したコードシステムPASCLRは、このような様々な種類の放射性廃棄物処分にお

けるクリアランスレベルの設定、及びその妥当性検証に対して有効である。また、クリアラン

スレベルだけではなく、様々な種類の放射性廃棄物処分の基準値の妥当性を検討する上で、パ

ラメータの不確実性を考慮することは今後も重要であるため、本コードシステムを廃棄物の処

分概念に応じて改良することにより、これらの放射性廃棄物処分の基準値の検討に資すること

ができる。

　PASCLRはパラメータ不確実性について定量的に解析するためのコードシステムであり、シ

ナリオの不確実性やモデル不確実性は評価の対象としていない。今後は、第4章に示したよう

なモデル不確実性の定量化、あるいはシナリオの発生確率を考慮したシナリオ不確実性の定量

化も重要な課題である。また、第2章から第4章に示したような、個々の移行素過程における

パラメータ値の変動特性に関する研究を進めること等により、パラメータのPDFの合理的な設

定方法について更に検討を進める必要がある。
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第7章　環境影響評価における不確実性に関する考察

7．1概説
　第2章から第4章では、核種移行素過程あるいは被ばく線量評価におけるモデルやパラメータ

の不確実性について検討した。また、第5章と第6章では、パラメータ不確実性について総合的

に評価するためのコードシステムの開発及びその適用について述べた。

　環境影響評価における不確実性は、評価を実施する様々な段階、様々な要因によって発生す

るが、これらの不確実性は一般に「シナリオ不確実性」、「モデル不確実性」及び「パラメー

タ不確実性」に大別される1）2）。また、不確実性の要因は、分布または変動に基づく不確実性

（以下この意味に限定する場合rvariability」と記述する）と、知識が不十分であることによる

不確実性（以下この意味に限定する場合「uncertainty」と記述する）に大別される1）・3）。本章で

は、原子力施設の環境影響評価におけるこれらの不確実性の取り扱いについて、第2章から第

6章の研究成果を踏まえて検討する。

7．2　シナリオ不確実性

　シナリオ不確実性は、環境影響評価を行う際に、放射性核種の発生源となる対象施設から公

衆に被ばくをもたらすまでの核種の移行経路及び被ばく経路を記述するシナリオを作成する際

に生じる不確実性である。具体的には、重要な経路の欠落、すなわちシナリオの網羅性の不備

や、シナリオの発生確率に関する取り扱い等が考えられる。まず、主な放射性廃棄物処分の環

境影響評価におけるシナリオ不確実性の取り扱いに関する考え方を以下に概説する。

（1）高レベル放射性廃棄物処分2｝

　高レベル放射性廃棄物処分は、現時点では処分サイトが確定していないため、一般的な環境

条件を対象とした環境影響評価が行われている。高レベル放射性廃棄物処分の環境影響評価で

は、埋設された廃棄物に由来する放射性核種が公衆に被ばくをもたらすまでの過程について、

廃棄物処分システムの性能やそれに関連する全ての特質（Feature）、事象（Event）、プロセ

ス（Process）の包括的なリスト（包括的FEPリスト）を作成し、このリストに基づいてシナリ

オを作成する手法を用いている。この包括的FEPリストは、国際的な協力研究によって作成さ

れた汎用的なFEPリストや、国内外の研究を参照することにより、評価上重要な事象の欠落が

ないように構成されている。また、処分システムの安全機能が想定通りに働くことを前提とし

た「基本シナリオ」の他に、天然現象や将来の人間活動、工学的対策に関わる初期欠陥を考慮

した「変動シナリオ」を作成している。これらの「基本シナリオ」及び「変動シナリオ」で被

ばく線量評価を行い、いずれのシナリオにおいても、諸外国で提案されている防護レベル

（100μSv／y～300μSv／y）を十分下回ることが示されている。

　また、人間活動（ボーリング等）及び天然現象（火山活動、地殻変動等）に起因して、埋設

された高レベル放射性廃棄物と人間との物理的距離が接近することによる被ばくシナリオ（接

近シナリオ）も想定されている。これらのシナリオに関して、シナリオの発生確率及び当該シ

ナリオが生じた場合の被ばく線量が試算されているが、適切に処分サイトを選ぶことによって

これらのシナリオを評価対象シナリオからから除外することができるとしている。

（2）低レベル放射性廃棄物処分（低レベル放射性廃棄物貯蔵センター）4）

　青森県六ヶ所村の低レベル放射性廃棄物貯蔵センターの環境影響評価においては、管理期間
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内と管理期間終了後に関して、それぞれ個別にシナリオを設定している。この施設はサイトが

確定しているため、現在の自然条件や社会環境を把握することが可能である。これらの条件を

勘案した検討の結果、管理期間終了後において廃棄物埋設地に地下数階を有する建物を建築す

ることによる被ばくシナリオや、廃棄物処分施設及びその近傍において井戸水を摂取するシナ

リオは、　「発生頻度が小さいと考えられる事象」として、「一般的であると考えられる事象」

と区別されている。これらのシナリオに関して、原子力安全委員会の考え方5）に基づき、「一

般的であると考えられる事象」にっいては10μSv／yを目安値とし、「発生頻度が小さいと考え

られる事象」については10μSv／yを著しく超えないことを目安として、環境影響評価が実施さ

れている。

　なお、埋設地地下に価値のある地下資源が認められていないことから、将来的な地下資源の

開発に伴う掘削は被ばくシナリオから除外されている。

（3）主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの設定6）

　主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの設定におけるシナリオの作成に際しては、ま

ず、クリアランスされた廃棄物が規制の体系からはずれた後に、公衆に被ばくを与えると考え

られる経路が列挙された。次に、被ばく線量評価を行うまでもなく線量が低いと考えられる経

路や、他の経路に包含される経路が除外された。この結果、埋設処分シナリオでは125経路、

再利用シナリオでは77経路が被ばく経路として想定され、このうち埋設処分シナリオでは41経

路、再利用シナリオでは32経路が最終的に評価経路として選定されている。なお、クリアラン

スレベルの設定に際しては、これらの各シナリオの発生頻度については考慮せず、全ての経路

について「一般的であると考えられる事象」とし、10μSv／yを目安として算出されている。

　シナリオ不確実性をもたらす重要な要因の一つとして、将来の自然条件や社会環境を考慮し

た上で、シナリオの網羅性を実証することの困難さがあげられる。すなわち、放射性廃棄物処

分における環境影響評価は、将来において発生する可能性のある核種移行挙動や被ばく線量を

評価する必要があるため、評価対象系を構成するのは、将来の地層環境であり生活環境であ

る。このため、現時点における情報によって将来の自然条件や社会環境を予測し、それらに基

づいたシナリオ選定を行わなければならない。すなわち、このような長期的将来予測が不完全

なことに起因するuncertaintyが存在する。

　低レベル放射性廃棄物処分の環境影響評価4）のように、処分サイトが確定しており、評価期

間も比較的短い場合は、被ばくシナリオの選定を合理的に行うことが可能である。すなわち、

現在の自然条件や社会環境に基づいて、将来において一般的であると考えられる事象、発生頻

度が小さいと考えられる事象及び考慮する必要のない事象を合理的に想定することが比較的容

易であると考えられる。これに対し、主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの設定で

は、当該廃棄物が放射性物質としての規制体系からはずされた後の用途や行き先を限定しない

無拘束クリアランスを想定しているため、考慮しなければならない被ばくシナリオは多岐にわ

たる。しかし、クリアランスされ、当該物質が放射性物質としての規制体系からはずれた時点

から、被ばく線量が最大となる時点までの期間は、多くの被ばく経路で比較的短期間である。

すなわち、長期的な自然条件や社会環境の変化が評価結果に及ぼす影響は比較的小さく、評価

対象とする被ばくシナリオを、現時点で考えられる被ばく経路の網羅的に想定することによっ

て選定することは妥当であると考えられる。ただし、低レベル放射性廃棄物と異なり処分サイ

トが確定しておらず、当該物質の用途や行き先が限定されていないため、それぞれのシナリオ
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の発生確率については合理的に設定することが困難である。このため、評価対象とされた全て

の経路を一般に起こり得る経路として評価が行われている。すなわち、それぞれの経路を一般

に起こり得る事象であると考えても、公衆への影響が十分に小さいと考えられる核種濃度を

「クリアランスレベル」として設定している。これらの廃棄物のように、放射性核種濃度が比

較的低い廃棄物の環境影響評価においては、シナリオ不確実性の影響は比較的小さいと考えら

れる。すなわち、長期的な将来予測に起因するuncertaintyの影響は比較的少ないと考えられる。

　このような放射性核種濃度が比較的低い廃棄物に対し、高レベル放射性廃棄物のように放射

性核種濃度が比較的高く、かつ長半減期核種を多く含む廃棄物では、106年以上の期間の環境

影響評価が求められる。しかし、このような長期にわたる将来の自然条件や環境条件を現時点

で正確に予測することは事実上不可能である。すなわち、現時点における自然条件等の知見に

基づいて長期的な将来を予測することに起因するuncertaintyが不可避である。例えば現在の高

レベル放射性廃棄物処分の環境影響評価では、人間の生活様式については、低レベル放射性廃

棄物処分の環境影響評価と同様に、将来における生活様式が現在の生活様式と同様であるとし

て解析しているが、現在の生活様式が数万年以降も継続するとは考えられず、実際は様々な点

で異なると考えられる。しかし、どのように生活様式が異なるかを定量的に想定することは極

めて困難であるため、評価を行う上での仮定として、現在の生活様式を使用している。このよ

うに、将来の予見が困難あるいは不可能な事象に関しては、将来における現実の事象ではな

く、現在の知見に基づく設定を前提とした解析とならざるを得ない。

　また、このような長期間にわたる評価において、当該放射性廃棄物処分に起因する被ばくシ

ナリオを全て網羅していることを証明することは不可能である。すなわち、　「想定すべきシナ

リオを全て網羅している」という仮説に対し、　「棄却するべきでない」、あるいは「棄却する

べきである」という決定はできても、この仮説を「採択する」こと、すなわち「想定すべきシ

ナリオを全て網羅している」ことを確証することはできないn。これは高レベル放射性廃棄物

に限らず、その他の廃棄物処分の環境影響評価のシナリオ選定においても同様であるが、長期

的な環境影響評価が要求される高レベル廃棄物処分では、より重要な問題となる。よって、シ

ナリオの網羅性に関してコンセンサスを得るためには、専門家等によって十分に検討を行った

上で、その検討内容を公開し広範な意見を求めることにより、「想定すべきシナリオを全て網

羅している」という仮説が誤っている確率を十分に低くすることにより、その仮説を認めるこ

とが包括的な観点から正当であると一般的に認識されるようにすることが、現時点における最

良の手段であると考える。

　シナリオの網羅性とともに、それらの各シナリオの発生確率に関する検討も重要である。い

ずれの廃棄物処分の環境影響評価においても、発生確率が十分に低いことが明確でないシナリ

オは一般的と考えられる事象とし、その被ばく線量が目安値よりも低くなることを基準として

いる。しかし、シナリオの発生確率は十分に低いと考えられるが、そのシナリオが発生した場

合の被ばく線量が一般的な事象に対する目安値よりも高くなると考えられる事象（以下「低発

生確率事象」と記述する）については、別途検討する必要がある。

　低レベル放射性廃棄物処分の環境影響評価においては、シナリオの発生確率の定量的な評価

は行わず、現在の自然条件や社会環境に基づいた定性的な判断によって、　「発生頻度が小さい

と考えられる事象」すなわち低発生確率事象が設定された。なお、これらの低発生確率事象に

よる被ばく線量の推定値は最大14μSv／yであり、　「一般的であると考えられる事象」に対する

目安値である10μSv／yに比べて著しく大きな線量ではない。また、第6章に示したように、クリ
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アランスレベルの設定では低発生確率事象はシナリオ不確実性では考慮せず、評価の不確実性

は全てパラメータ不確実性の段階で検討している。

　これに対し、高レベル放射性廃棄物処分の環境影響評価では、低発生確率事象である人間侵

入や天然現象に起因する接近シナリオについて、適切な処分サイト選定、工学的対策、発生頻

度の観点から除外できるとしているが、このようなシナリオが発生した場合の1年あたりの死

亡確率の増加（以下「年間リスク」と記述する）について試算している。例えば、ボーリング

によってガラス固化体が掘削されるシナリオに起因する年間リスクは以下の式で求めている。

R（t）・一γ・P・ΣH，（t）

　　　　　　ノ

ここで、

　　R（t）

　　γ

　　P
　　ソ（t）

：時劾における年間リスク（　　一1y）

リスクファクター（Sv’1）

：掘削によりガラス固化体を貫通する頻度（y’i）

：当該シナリオに起因する被ばく経路1’による想定被ばく線量（Sv）

（7．1）

である。すなわちPはこのシナリオの1年あたりの発生確率を意味する。この発生確率は、温泉

調査用ボーリングなどの地下アクセス行為の頻度のデータを用いて推定されている。このよう

な考え方はTRU廃棄物の処分においても同様であり、現時点におけるデータを収集、解析する

ことにより、地下へのアクセスの確率に関する検討がなされている8）。

　（7．1）式は、このシナリオの年間リスクを、当該シナリオが1年間で発生する確率と、シナリ

オが発生した際の死亡確率の増加の大きさの積で算出している。このシナリオが発生した場合

の被ばく線量は、例えば記録の保存等によって人間の侵入が抑制されると考えられている処分

後103年の時点で10mSvのオーダーであり、この線量を死亡確率に換算すると10’3程度となる。

また、ボーリング数を年間500件としたときの1年あたりのシナリオ発生確率が3×10’s（y－i）と試

算されているため、年間リスクは約3×10‘s（y’i）となる。

　前述したように、この計算は年間リスクが小さいことを確認するための試算であり、高レベ

ル放射性廃棄物処分の環境影響評価では低発生確率事象のシナリオそのものを除外している。

具体的には、ボーリング等人間侵入に起因するシナリオは、地下資源が存在するようなサイト

を回避することによって地下へのアクセス行為の確率を低減すること、火山活動等天然現象に

起因するシナリオは活断層や火山地域から遠ざけることにより、シナリオを除外している。す

なわち、

　①シナリオが1年間で発生する確率と、シナリオが発生した際の死亡確率の積、すなわち年

　　間リスクが小さいことを確認する

　②サイトの適切な選定により、シナリオの発生確率をより小さくする

の二つの観点から、低発生確率事象のシナリオそのものを除外している。

　ここで、まず①に関する問題点として、シナリオ発生確率を現時点におけるデータに基づい

て推定しており、長期的な評価においてこの発生確率を使用することに関する皿certaintyが存

在することがあげられる。また、シナリオが1年間で発生する確率は極めて小さいが、そのシ

ナリオが発生したときの影響が比較的大きい場合に、その発生確率と死亡確率の積で年間リス

クを算出することは、客観的リスクの確認には有効であるが、リスク受容の観点からは十分に

検討する必要がある。例えばシナリオの発生確率が1／10となった場合に、10倍のリスクが受容

されるとは考えられない。リスクに対する人々の選択に関する研究によれば、「損失は常に利
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得に比べより不気味に大きく現れ」ること、，そして「解決しようのない損失は、激しく、非理

性的で、かつ永続的なリスク回避を惹き起こしがちである」とされている9）。このシナリオが

発生した場合の被ばく線量は、急性障害や、統計的に有意な晩発性障害が発生するレベルでは

ないものの、他の基準値や目安値に比べると明らかに大きく、発生確率が極めて低くても忌避

されることが考えられる。また、経済学的観点からは、このような低発生確率事象では、リス

ク感覚が麻痺し、合理的な判断ができなくなるとの指摘もある1°）。現在の評価ではシナリオそ

のものを除外しているため、上記のリスク計算は参考的な取り扱いであるが、もし、このよう

な低発生確率事象を評価する場合には、リスク受容等の観点を考慮し、評価手法について十分

に検討することが必要である。

　②については、最終的にはサイト選定を適切に行うことによりシナリオを除外しているが、

シナリオの網羅性に関する議論と同様に、発生確率が極めて小さいことを明らかにしても、

「シナリオが発生しない」ことを証明することは極めて困難である。また、このような、発生

確率が極めてゼロに近いがゼロとは証明できないシナリオを「シナリオが発生しない」として

除外することは、社会的な受容の観点からは困難であることが予想される。すなわち、ゼロリ

スクは社会的には受容されやすいが11）、実質的にゼロリスクであることの証明、あるいはゼロ

リスクとすることの認知については、サイト選定方法及び調査方法と関連して今後の大きな課

題である。また、原子力委員会は、　「原子力の研究、開発及び利用に関する長期計画」の「原

子力防災への取組」として、「安全確保のためにいかなる取組がなされたとしても事故発生の

可能性を100％排除することはできないとの前提に」立つとしており12）、原子炉施設と廃棄物処

分施設における低発生確率事象の考え方にっいて、今後も十分に検討する必要がある。

　今後、高レベル放射性廃棄物をはじめとして、TRU廃棄物や現行の政令濃度上限値を上回る

低レベル廃棄物、RI研究所等廃棄物等の処分における環境影響評価において、このような低発

生確率事象の取り扱いに関する検討が重要である。すなわち、このような廃棄物の処分の環境

影響評価、あるいは原子炉施設の事故の環境影響評価の妥当性に対して一般のコンセンサスを

得るためには、処分サイト選定や処分場建設における技術的な手法によってシナリオの不確実

性を減少させるとともに、リスク認識やリスク受容に関する社会科学的な研究も含めた議論が

必要である。

7．3　モデル不確実性

　原子力施設の環境影響評価において、評価対象核種の移行や、放射性核種に起因する被ばく

線量等を評価するために、これらの移行挙動等を記述する数学モデルが用いられる。このよう

なモデルの妥当性の検証のアプローチとして、BIOMOVSでは、実測データによるモデル予測

結果の検証と、モデル予測結果の相互比較の2っの方法が採用された13）。本論文において、第

3章及び第4章におけるモデルの妥当性の検証は前者の方法であり、モデルによる評価結果と

実環境から得られたデータを比較することにより、モデルの妥当性を検証した。また第5章に

おけるモデルの妥当性の検証は後者の方法であり、モデルによる予測結果の相互比較により、

GACOMコードの機能の検証を行った。以下ではそれぞれの検証手法について考察する。

（1）実測データによる妥当性検証

　第3章において、原子炉事故によって大気中に放出され地表面に沈着した137Csに起因する外

部被ばく線量の、長期的な経時変化を評価するモデルとして一般に用いられているモデル（表

面モデル）の妥当性を検証した。このモデルは、被ばく線量評価を目的としているため、必ず
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しも現実の核種移行を模擬する必要はない。まず、137Cs移行評価モデルとして浸透モデルを適

用し、浸透モデルが137csの移行を模擬し得ることを明らかにした（Fig．3．1及びFig．3．7参照）。

続いて、浸透モデルと表面モデルの評価結果を比較し、線量評価の観点から表面モデルを使用

することは妥当であることを検証した（Fig．3．9参照）。すなわち、表層土壌中137Csに起因する

被ばく線量の評価のみを目的とする場合は、簡易な表面モデルでも十分妥当な結果が得られる

ことを示した。データと矛盾しない二っの理論があるとき、どちらが勝っているかの判断基準

の一つは単純性であり、単純である程良いとする「思考経済の法則（ケチの原理）」14）を適用す

れば、より単純な表面モデルの方が勝っているということができる。ただし、表層土壌中にお

ける】37Csの移行挙動を把握することを目的とする評価では、表面モデルではなく、137Csの移

行の模擬を目的とした浸透モデルを用いる必要がある。

　これに対して、第4章では、水田土壌からの9°Srの移行に対して1成分モデル及び2成分モ

デルを適用して解析を行った結果、移行評価モデルとしては、沈着した9°Srを移行が速い成分

と移行が遅い成分に分けて評価する2成分モデルが適していることを明らかにした（Fig．4．3及

びFig．4．5参照）。すなわち、両モデルのuncertaintyを実測データによって検証し、2成分モデ

ルの方が皿certaintyが小さいことを明らかにした。ただし、これは2成分モデルが実環境にお

ける移行機構を正確にモデル化しているということではなく、1成分モデルと比較して2成分

モデルの方が、相対的に実現象を良く模擬しているということである。また、クリアランスレ

ベルの設定に用いられた水田土壌中9°Srの移行評価は、実環境データと比較すると、環境半減

期を過大評価し、結果として線量を過大評価していることを明らかにした（Fig．4．9参照）。す

なわち、クリアランスレベルの設定に用いたモデル及びパラメータは、実現象を模擬する観点

ではuncertaintyが存在し、そのuncertaintyは被ばく線量を過大評価する結果をもたらしている。

ただし、クリアランスレベルの設定においては、現実的な想定が困難である場合は保守的とし、

全体として保守的な評価をするという基本的考え方に基づいているため、水田土壌からの移行

の除去について保守的な手法を採用することは、評価の考え方に照らして妥当である。

　このように、第3章では、被ばく線量評価の観点から浸透モデルと表面モデルが共に同程度

妥当であること、換言すれば同一のモデル不確実性を持つことを示した。第4章では核種移行

評価の観点から、1成分モデルよりも2成分モデルの方がモデル不確実性が小さいことを示す

とともに、クリアランスレベルの設定のために使用したサブモデルは線量を高く評価する傾向

にあり、現実的評価の観点ではuncertaintyが存在するが、保守的評価の観点からは妥当な評価

であることを定量的に示した。このように、モデルの妥当性の判断基準は、必ずしも実現象を

正確に反映していることではなく、評価の目的によって異なることに留意する必要がある。

　また、第4章において、1成分モデルと2成分モデルとでは、水田土壌に短時間の内に9°Srが

付加された場合の、水田土壌中濃度の経時変化が、同一地域であっても評価結果に大きな差異

があり、特に長期的評価ではその差異が大きくなることを明らかにした（Fig　4．7及びFig．4．8

参照）。このように、環境影響評価を実施する際には、評価モデルの差異に起因する評価結果

の差異に留意し、評価の目的に即した適切なモデルを選択することが重要である。

　ただし、環境影響評価で用いられる様々な移行素過程のうち、実環境のデータによってその

妥当性を評価し得るケースは限られている。例えば、第3章の研究ではチェルノブイル原子力

発電所近傍の表層土壌中137Cs濃度にっいて、同一地点における長期的なデータ及び同一時点

における広範囲なデータが存在していたこと、第4章の研究では水田土壌における9°Sr濃度の

環境データが長期間にわたって広範囲で測定されていたことにより、その実環境における核種
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の挙動の解析が可能であった。しかし、これらの研究のみによって、他の核種や土壌に関して

言及することはできない。このため、核種移行モデルや線量評価モデルは、そのモデル不確実

性が評価結果に与える影響の大きさを把握した上で、特に重要と考えられる経路については、

実環境の広範な調査、実験的研究等によって、モデルのuncertaintyを減少させ、モデルの妥当

性を把握する必要がある。

（2）相互比較による妥当性検証

　放射性廃棄物処分場の環境影響評価のように、長期的な影響評価が必要とされる場合、現時

点において当該施設に起因する環境影響の実測データを得ることはできない。すなわち、解析

によって得られる予測結果と比較すべき実測データを入手することができないため、モデル解

析によって得られる環境影響評価の結果が実環境を模擬し得るかどうかを評価することができ

ない。このようなモデルの妥当性の検証は、モデルに使用されている個々の核種移行モデルに

関して、第3章や第4章のように実測データによるモデルの妥当性の検証を行うことと併せて、

モデル全体がシステムとして正常に機能していることの検証、すなわちコード機能の検証を行

う必要がある。第5章では、このようなコード機能の検証を目的として、ウラン鉱津処分場

の長期的な影響評価に関する同一のシナリオにっいて、決定論的解析に8機関、確率論的解析に

7機関が参加し、各機関がそれぞれ開発したコード、あるいは他の機関が開発したコードによっ

て解析を行った結果の相互比較を行った。すなわち、個々の移行素過程モデルをシナリオで統

一することによって、個々の移行素過程モデルの不確実性を排除した上で、解析結果の相互比

較による差異を検討することにより、コード機能の差異を評価した。このような相互比較によ

る妥当性検証は、特にいくつもの移行素過程が含まれる総合的環境影響評価コードの機能検証

において有効である。

7．4　パラメータ不確実性

　パラメータ不確実性は、評価モデルに用いられるパラメータ値を設定する際に生じる不確実

性である。シナリオ及びモデルの不確実性は、評価に対する知識が不十分であることによる不

確実性（皿certainty）が主な要因であったが、パラメータ不確実性では、パラメータ値の分布

または変動に基づく不確実性（variability）も重要な要因となる。本論文では、第2章から第4

章において、パラメータの不確実性を同定するための研究を行い、第5章及び第6章では、確

率論的手法により、パラメータ不確実性が評価結果に与える影響の解析（パラメータ不確実性

解析）のための研究開発を行った。それぞれの研究結果に基づき、パラメータ不確実性につい

て以下に考察する。

（1）パラメータ不確実性の同定

　ある評価対象の環境影響評価に用いるパラメータ値を実測データから設定する場合、実験室

内における実験データに基づく場合と、実環境における測定データに基づく場合に大別される。

本研究では第2章は前者であり、第3章及び第4章は後者に対応する。すなわち、第2章では、

分配係数（以下「Kd」と記述する）にっいて、測定値に与える物理的及び化学的要因の影響、

ならびに実験施設や実験者の差異に起因するKd測定値の変動の大きさについて定量的な評価を

行った。その結果、実験施設や実験者の差異に起因するKd測定値の変動の大きさは、振とう

器による測定値でファクター2～3程度、ハンドシェイクによる測定でファクター－2以下であっ

た（Fig　2．8～Fig．2．13参照）。この比較実験で使用した核種が6°Co及び137Csであり、比較的取

り扱いや測定が容易な核種であることや、土壌試料は一括で購入したものを配布しており、そ
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の土質のばらつきは実環境よりも小さいと考えられることから、Kdのvariabilityはファクター

2程度は不可避であることが示唆される。

　Kdのvariabilityは、上述した実験者に起因するvariabilityに加えて、評価対象領域の設定方

法によって大きく変動する。例えば評価対象が確定している六ヶ所村の低レベル放射性廃棄物

貯蔵センターの環境影響評価において、耕作地土壌のKd値を設定する場合は、当該地域の実環

境からサンプリングされた試料を用いて実験することにより、Kdの代表的な値や、その変動の

確率密度関数を得ることができる15）。このような方法で設定されたKd値を評価に用いる場合、

Kd値のばらつきとして現れるのは、比較的狭い範囲である評価対象領域における実測値の分布

によるvariabilityである。これに対し、廃棄物処分場が特定できないクリアランスレベルの算出

において耕作地土壌のKdを設定する場合は、解析対象となる耕作地土壌の性状を特定すること

ができない。すなわち、耕作地土壌として考慮すべき対象が広範囲であり、Kdのvariabilityは

大きくならざるを得ない。また、このような様々な種類の耕作地土壌のKdに関する知見は十

分であるとはいえず、文献値によってパラメータを設定する場合には皿certaintyも大きい。こ

のため、Table　4．5に示したように、クリアランスレベルの算出において使用されたKd値の変動

幅は゜「）Srの場合3桁以上に及んでおり、環境半減期も広範囲の値を示している（Fig　4．9参照）。

このように、パラメータのvariabilityやuncertaintyは、同一のパラメータであっても評価対象

系の設定の考え方によって大きく異なる。

　また、実験によってKd値を求める場合、その測定値は実験方法や実験条件によって大きく

変動する（Fig．2．1～Fig．2．6参照）。よって、　Kd値を測定する際には、　Kdを使用する評価モ

デルや評価対象系について十分検討し、評価の目的に適した実験方法、実験条件によって測定

されなければならない。しかし、実験は必ずしも実環境を完全に模擬することはできないため、

実験によって得られたKd値を実環境の評価に適用する際にuncertaintyが生じる。特に評価対

象系に対する知識の不足等により、適切な実験方法が選択されない場合、このuncertaintyは大

きくなる。例えば第4章に記述したように、Kd値を用いて耕作地土壌における核種移行評価

を行う場合、一般に（4．1）式及び（4．9）式で表される1成分モデルが使用される。このような移行

評価を目的としたKd値を実験室内でバッチ法によって測定した場合、その測定された実験系

は実際の環境条件とは異なっている。しかし、その差異についての定量的な検討のための知識

は、実験条件の設定方法を含めて必ずしも十分ではない。このような、実験方法や実験条件の

設定、得られた測定値の適用等によるuncertaintyを、前述したモデル不確実性も考慮しながら

検討する必要がある。このように、一っの移行素過程の評価において、様々な種類の不確実性

が混在していることに留意する必要がある。

　第3章及び第4章はいずれも実測データを核種移行モデルや線量評価モデルに適用すること

によってパラメータ値を導出している。その際、1個あるいは2個のパラメータを、土壌サン

プルや地域によるvariabilityを反映するパラメータとし、残りのパラメータは固定値を使用し

ている。第3章では移行が速い成分及び遅い成分の環境半減期を固定し、浸透モデルにおける

鉛直方向移行性に関するパラメータ、及び表面モデルにおける移行の速い成分の割合のvariabil－

ityについて検討した。これらのパラメータのvariabilityは、　Kdと同様に、評価対象領域の範囲

の考え方によって異なる。本研究の評価対象領域であるチェルノブイル原子力発電所近傍全体

に着目した場合、そのパラメータ値のvariabilityは評価対象領域に存在する全ての土質を対象

とした分布となる。これに対し、評価対象領域をある狭い地域に限定した場合、その土質に関

する情報を考慮することにより、Fig．3．20、　Fig．3．21及びFig．3．25に示したように、パラメー
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タのvariabilityが減少し、評価結果の不確実性が減少した。すなわち、土質に関する情報が得

られることにより・これらのパラメータ値の分布をより精度良く推定することができ、Fig　3．26

に示したように、より不確実性が少ない確率密度関数を土質ごとに設定することが可能となっ

た。ただし、本研究の成果を日本における原子力発電所近傍の環境影響評価に用いる際には、

チェルノブイル原子力発電所近傍と、評価対象地域の環境条件の差異に関する検討が必要であ

る。すなわち、両地域の土質の差異や、降水量等の環境条件の差異に起因する核種移行性の差

異のuncertaintyについて、物質移行機構的な観点を含めて考慮する必要がある。

　第4章では、11都道府県における水田土壌のデータを使用して解析を実施した。この結果得

られたパラメータ値の差異は、各地域の環境条件の差によるvariabilityに起因すると考えられ

る（Table　4．1及びTable　4．3参照）。また、これらのパラメータ値は各都道府県の一地域の耕作

地土壌のデータから最小自乗法によって求められており、必ずしも当該地域における平均的な

値を示しているとは限らない。このように、パラメータ値を推定するためのデータや解析手法

によるuncertaintyも含まれており、解析の結果得られた各パラメータの差異には、　variabilityと

uncertaintyが混在している。

　また、モデルによって使用されるパラメータが異なり、それによってパラメータ不確実性の

影響も異なる。第3章と第4章において使用した2成分モデルの解析では、移行が速い成分と

移行が遅い成分の環境半減期を固定して、地域によるvariabilityを移行が速い成分の割合等の

パラメータの差異で表現したが、2成分モデルにおける環境半減期にも本来はuncertaintyや

variabilityが存在する。例えば、第3章の解析では移行が遅い成分の環境半減期として非常に長

期の5000年を使用したが、本解析で使用した事故後10年程度のデータでは移行が遅い成分の

環境半減期を推定することが困難であり、この推定値には大きなuncertaintyが含まれていると

考えられる。移行が遅い成分の環境半減期の不確実性は、長期的評価に際しては評価結果に大

きな影響を与えると考えられるため、より正確に実現象を評価するためには、長期的な調査研

究や実験的研究等によって、これらのuncertaintyやvariabilityを定量的に同定する必要がある。

　また、第4章では1成分モデルと2成分モデルによる中長期的な水田土壌中9°Sr濃度の経時

変化の推定値を比較した（Fig．4．7及びFig．4．8参照）。この結果9°srの沈着から100年後の濃

度の差異は1成分モデルでは5桁に及ぶのに対し、2成分モデルでは1桁程度であった。ただ

しこの解析では2成分モデルの環境半減期の変動は考慮しておらず、その変動を考慮した場合

は異なった結果が得られる。このように、変動するパラメータの選択方法についても十分考慮

する必要がある。

（2）確率論的環境影響評価

　第5章及び第6章では、総合的環境影響評価モデルにおいて、確率論的手法によるパラメー

タ不確実性解析を実施した。第5章では、モデルの妥当性の検証と同様に、パラメータ不確実

性を解析する機能の検証のため、シナリオで与えられたパラメータ不確実性解析を実施した。

Fig．5．13からFig．5．16に示したように、モンテカルロ法によるパラメータ不確実性解析は、評

価結果の変動特性や、パラメータ重要度を把握する上で有効である。また、総合的な影響に関

して、重要な核種や経路を把握することができる。

　第6章では、クリアランスレベルの妥当性を検証するために、第5章と同様の方法により、

パラメータ不確実性解析を実施した。このような総合的評価に対してパラメータ不確実性解析

を適用する場合の重要な課題は、パラメータの確率密度関数の設定方法である。本解析では、

パラメータの確率密度関数は、以下のような優先順位に従って設定された。
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　①文献調査（国際機関等が刊行した報告書、政府による統計資料等）

　②他のパラメータ値を参考にした専門家による判断

　③専門家による判断

　国際機関等が刊行した報告書によってを設定した例として、主な核種の土壌から農作物への

移行係数や、帯水層及び耕作地土壌中における核種のKdがあげられる。これらのパラメータ

の分布型は、過去の研究から対数正規分布が適しているとし、パラメータ値の変動幅は、IAEA

の報告書16）によって設定した（Table　4．5及びTable　6．1参照）。すなわち、この分布幅は国際機

関による全世界的なパラメータを収集することよって与えられている。したがって、このパラ

メータ値のvariabilityは全世界規模である。よって、例えば評価対象を日本国内に限定すれば、

そのvariabilityはより小さいと考えられる。すなわち、日本国内を対象とした広範囲な調査研

究によって、パラメータのvariabilityを減少させ、評価結果の不確実性を減少させることが可

能であると考えられる。

　政府等による統計資料を参考にしたパラメータは主に日本における自然条件あるいは社会・

日常生活に関するパラメータであり、廃棄物処分場の大きさや、農畜産物の年間個人摂取量等

があげられる。例えば、廃棄物処分場の大きさについては、処分場の大きさに関する統計デー

タによって、パラメータ値の分布型及び分布幅が設定された。これに対し、農畜産物の年間個

人摂取量は、平均値及び標準偏差が記載されているが、分布型については正規分布、対数正規

分布のいずれとするかが検討された。この結果、分布型には正規分布が用いられ、パラメータ

サンプリングの結果負の値となった場合は0とするとした。このように分布幅は文献から推定

されても、分布型が不明なパラメータにっいては、③と同様に分布型が専門家の判断によって

設定された。

　②の他のパラメータ値を参考に判断した例として、核種依存パラメータの内、文献に記載さ

れていない核種について、同様の挙動を示すと考えられる他の核種の代表値や変動幅を使用し

ていることがあげられる。また、廃棄物処分場や耕作地土壌における浸透水量は、地下水流出

量及び河川の渇水流量からの推定値であり、間接的なデータに基づく判断によって推定されて

いる。

　これらの方法によって確率密度関数を設定することができなかったパラメータについては、

専門家による判断により、パラメータの意味合いを考慮して分布型及び変動幅を検討すること

によって設定した。このようなパラメータは、畑地に対する灌概水量や帯水層の厚さ等、代表

値は文献調査等によって設定されたが、その分布については直接的あるいは間接的に参考とす

べき文献がないパラメータと、市場係数（評価対象グループにおける当該農作物の摂取量の同

一種類農作物摂取量対する比、すなわち農作物の市場によって当該農作物が希釈される割合）

や、処分場下端から井戸までの距離など、統計資料等ではなく、当該評価において評価対象と

なる集団を設定する段階で決定されるパラメータに大別される。

　前者のパラメータの分布型や分布幅は、パラメータ値の意味合いを考慮し、専門家の判断に

よって設定された。これに対して、後者のパラメータは評価対象となる集団の考え方に基づく

パラメータであり、決定論的解析では保守的に設定されている。すなわち、市場係数は自給自

足している集団の構成員を評価対象としているため、市場による希釈は考慮しないとし、処分

場下端から井戸までの距離は処分場下端部直近に居住している集団の構成員を評価対象として

いるためOmとしている。このようなパラメータの確率密度関数の設定に関しては、2種類の

考え方が適用できる。一方は、これらのパラメータについては確率密度関数を設定せず、決定
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論的解析と同様に一つの値とする方法である。すなわち、決定論的解析と同様に、解析対象と

なる集団を確定し、パラメータ不確実性解析においてもこの集団の構成員の被ばく線量を評価

する方法である。もう一方は、解析対象となる集団を確定せず、クリアランスによって被ばく

する人全体の被ばく線量を評価する方法である。この場合市場係数の変動幅は0から1となる。

また、処分場下端から井戸までの距離は直近のOmから処分場の大きさのオーダーである100m

とした。なお、このようなパラメータは、各パラメータ値の発生確率を設定することはできな

いため、分布型は一様分布、あるいは対数一様分布としている。第6章におけるパラメータ不

確実性解析では、後者の考え方によって解析を実施している。

　パラメータ値の代表値や確率密度関数には、その値を設定する際のuncetaintyも含まれてい

る場合がある。例えば、上述したように、廃棄物処分場や耕作地土壌における浸透水量は、地

下水流出量及び河川の渇水流量からの推定値であり、浸透水量として直接測定された値ではな

い。また、代表的な値は推定することができても、最小値や最大値は文献等から推定すること

が困難なパラメータがあり、確率密度関数そのものが皿cetaintyを含んでいる場合が多い。こ

のように、パラメータの不確実性にっいては、一般にvariability及びuncertaintyの両方が含ま

れている。このような多様な不確実性に関する情報を集約して、パラメータの確率密度関数を

設定する手法を確立する必要がある。

　確率論的環境影響評価は、環境影響評価における不確実性の定量化の有効な手段の一つで

ある。しかし、現時点では個々のパラメータ値の不確実性に関する情報や、確率密度関数の設

定手法が不十分であることが多いため、その有効性も限定されている。近藤17）は、原子力プラ

ントの確率論的安全評価は、リスクの定性的あるいは定量的理解のために使うことができ、相

対的な比較に使うときは有力な手段であるとしている。そして、確率論的安全評価の結果を当

該プラントの許認可の根拠とすることは、合理的であるが、解析の不確かさをどのように扱う

かが問題になり、時期尚早の声もあるとしている。人間の生活態様や自然環境を含む複雑系を

対象とする環境影響評価は、人工の技術システムであるプラントに関する評価よりも不確実性

が大きいため、確率論的環境影響評価を、許認可や基準値作成に直接使用することは現時点で

は困難である。しかし、第2章から第4章で実施したような、個々のパラメータの不確実性の

低減化や定量化に関する研究を進めることにより、プラントの評価と同様に、環境影響評価に

関して今後より一層有効な情報を得る手段となり得る。

7．5不確実性の相互関連性

　7．2節から7．4節では、環境影響評価における不確実性の取り扱いについて、シナリオ不確実

性、モデル不確実性及びパラメータ不確実性に分類して考察した。これらの不確実性はそれぞ

れが相互に関連し合っている。例えば、高レベル放射性廃棄物処分影響評価において、天然現

象や将来の人間活動、工学的対策にかかわる初期欠陥の発生に起因する「変動シナリオ」は、

「基本シナリオ」で設定された評価モデルあるいはパラメータ値を変更することによって解析

を行っている。すなわち、シナリオの不確実性を、モデルあるいはパラメータの不確実性とし

て取り扱うことによって評価している。

　また、第3章や第4章における核種移行モデル及びパラメータは、実環境データから帰納的に

導出しており、核種移行挙動の差異はモデルに用いられている一部のパラメータのばらつきと

して表現しているが、本来このような核種移行挙動の差異は、それに寄与する様々な環境条件

の差異の結果として生じている。例えば竹内18）は「確率というのはあくまで無知の告白に過ぎ
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ないというところがあり、知識が確立すれば確率はだんだん細かくなる」とし、　「本当は確率

ではないのにものを知らないから確率に見える」としている。すなわち、種々の環境条件と核

種移行挙動には因果関係が存在するため、その因果関係に基づく核種移行挙動を明らかにして

モデル化することにより、核種移行評価の不確実性を減少させることが可能である。これは、

核種移行モデルの複雑化、あるいはパラメータ値を導出するためのモデルの導入（サブモデル

化）をもたらす。モデルの複雑化は、モデル不確実性の細分化をもたらし、パラメータ値のサ

ブモデル化は、当該パラメータのパラメータ不確実性をサブモデルのモデル不確実性及びパラ

メータ不確実性に弁別することとなる。このような因果関係に基づく考察は、第3章で得られ

たパラメータの確率密度関数を、チェルノブイル原子力発電所周辺と自然環境が異なる日本に

適用するような場合や、第4章において得られたパラメータ値を他の地域の環境影響評価に適

用する場合等に必要とされる。ただし、環境影響評価の場合は、将来予測に起因するuncertainty

や、環境条件の空間的あるいは時間的なvariability等、不可避な不確実性が存在するため、核種

の移行機構に関する知識の確立、すなわちuncertaintyの減少が、評価結果の不確実性の減少に

直結するとは限らない。このため、このようなモデルの複雑化、サブモデル化は、評価の目的

や、評価対象領域の大きさ、評価に使用することのできる情報等を考慮し、評価に使用するモ

デルやパラメータについて相互関連性を含めて総合的に判断することにより、合理的かつ効率

的に進める必要がある。

　なお、シナリオ、モデル及びパラメータに共通の課題として、保守的な評価と現実的な評価

の観点があげられる。第1章で記述したように、施設の安全性を確保することを目的とした評

価では、評価の保守性が必要とされる。すなわち、評価において不確実な要因が含まれる場合

は、安全側に想定した評価が要求される。このため、原子力施設の環境影響評価においては、

一般にシナリオ、モデル及びパラメータの各段階において、評価の保守性が考慮されている。

しかし、原子力施設と他の施設、あるいは発電による原子力施設のベネフィットとリスクの比

較、安全性向上のためのコスト投入とその効果との比較等においては、過度に保守的な評価は

評価結果の不確実性をもたらし、正当な判断の妨げとなる。H．　W．ルイス19）は、保守的な仮定

が常に保守的な結果をもたらすと仮定するのは誤りであり、保守的な仮定が追加的なリスクを

持ち込んでいないか、できるかぎり現実的に眺めなければいけないとしている。このように、

特に重要な経路に関しては、現実的な評価を可能とするための研究を進め、環境影響をより正

確に評価できるようにすることが重要である。このことにより、リスクーベネフィットや異な

るリスク間のトレードオフ等の検討に対して有用な情報を提供することができ、適切な意志決

定に寄与することができる。また、放射線防護等、保守的な評価が必要な評価目的であり、保

守的なモデルが用いられる場合でも、評価対象系全体としての保守性の確認や保守性の定量的

評価のために、現実的評価を実施することは有効である。例えば、第4章で明らかにしたよう

に、水田土壌における9°Sr濃度の例では1成分モデルと2成分モデルのいずれと比較しても、

クリアランスレベルの評価の方が保守的であるが、核種や耕作地土壌によっては、1成分モデ

ルに対しては保守的であっても、より現実的である2成分モデルに対しても常に保守性が確保

されている確証はない。このような保守性の確認のためにも、シナリオ、モデル及びパラメー

タを総合的に検討し、現実的な評価を行うための研究を進めることが必要である。

7．6　第7章の結論

　本章では、環境影響評価における不確実性の取り扱いについて、シナリオ不確実性、モデル
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不確実性及びパラメータ不確実性に分類して考察した。また、これらの不確実性の相互の関連

性について考察した。

　高レベル放射性廃棄物処分の環境影響評価では、シナリオのunoertaintyが極めて重要である。

低レベル放射性廃棄物貯蔵センターの環境影響評価では、サイトが確定していること、管理期

間が比較的短いことにより、不確実性は比較的小さいと考えられる。クリアランスレベルの設

定では、シナリオを網羅的に想定し、それぞれを「一般的に一般に起こり得る事象」であると

考えることによってシナリオのuncertaintyを小さくしているが、パラメータのuncertaintyや

variabhUtyは大きいため、パラメータ不確実性解析を実施している。このように、対象とする放

射性廃棄物の種類や、処分に関する検討の段階によって、評価対象となる期間や、評価対象領

域に対する考え方等が異なるため、環境影響評価の不確実性に関して考慮すべき観点や評価手

法も異なる。このため、評価の対象とする廃棄物の特性や、各検討段階において入手し得る知

識や情報について十分考慮した上で、環境影響評価の不確実性について検討する必要がある。

具体的には、各検討段階において、環境影響評価の不確実性をできるだけ定量的に把握すると

ともに、可能であればその不確実性の低減化を図ることが重要である。なお、評価の不確実性

の低減化に際しては、評価に使用するモデルやパラメータについて相互関連性を含めて総合的

に判断することにより、合理的かつ効率的に進める必要がある。

　評価結果の不確実性の低減化及び定量化には、まず、総合的な評価によって評価結果の不確

実性に影響を与えているシナリオ、モデル及びパラメータを同定することが必要である。その

ためには確率論的環境影響評価は有効な手法である。そして、重要とされたシナリオ、モデル

及びパラメータについて、要因を弁別して不確実性を摘出し、その原因に即した不確実性の

低減化及び定量化に関する調査研究を進める必要がある。その際、評価対象系や評価目的に

よって、シナリオ、モデル及びパラメータの妥当性の観点が異なることに十分留意する必要が

ある。また、リスク認識やリスク受容、リスクコミュニケーション等に関する社会科学的な研

究も重要である。
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第8章　結論

8．1本研究の総括

　本研究は、原子力施設の立地や原子力政策の選択等に関するリスクコミュニケーションに対

して有効な情報を与えること、あるいは当該施策に起因するリスクの効率的な低減化を図るた

めの有効な手段である、環境影響評価における不確実性の低減化あるいは定量化に関する研究

を以下の両方の観点から研究を実施した。

　・個々の移行素過程や被ばく評価における不確実性に関する研究

　・総合的な確率論的環境影響評価手法に関する研究開発

第2章から第4章までは、個々の移行素過程や被ばく評価における不確実性に関する研究であ

る。すなわち、放射性核種の移行挙動モデルや被ばく評価モデルの不確実性、及びパラメータ

の不確実性に関する研究を行った。また、第5章と第6章は、環境中核種移行や被ばく線量評

価におけるパラメータ不確実性を総合的に評価するためのコードシステムの開発と、その適用

に関する研究を行った。各章における主な研究成果は以下の通りである。

　第2章では、Kdの標準的測定法を作成するための基礎情報を得るために、2種類の比較実験

を実施した。比較実験フェーズ1では、主に測定値に与える物理的、化学的要因の影響につい

て検討し、比較実験フェーズIIでは、主に実験者による測定値の差異について検討した。第2

章における研究によって得られた主な結論は以下の通りである。

①RI溶液の作成方法及び添加量等の差異によって生じる液性の差異に起因して、　Kd測定値が

　オーダーの幅で変化する可能性がある。このような液性の差異は、プランクのpH及びECを

　測定することによってチェックする必要がある。

②往復振とう器を使った実験は、ハンドシェイクの場合に比べ、Kd測定値が低くなる傾向が

　ある。その差異の大きさは実験容器の容量（底面積）に依存し、比較実験フェーズIIにおい

　て使用した試験容器（内径38mm）ではファクター2程度である。

③往復振とう器を使用する場合、実験容器の容量（底面積）によって、Kd測定値にファクター

　2～3程度の差異が生じる（Fig．2．5及びFig．2．6参照）。よって、往復振とう器を用いた場合

　は、平衡状態について十分に考慮する必要がある。

④物理的、化学的変動要因の影響がない場合の実験者の差異に起因する変動幅は、往復振とう

　器による測定値でファクター2～3程度、ハンドシェイクによる測定でファクター2以下と

　なる。

⑤本実験で設定した実験条件においては、RI初期濃度、温度、ろ過操作、ろ過前の遠心分離の

　有無、実験容器の材質、実験容器の前処理の影響は本実験条件では比較的小さい。ただし、

　これらの条件は、核種や固相の種類によっては測定値に有意な影響を与える可能性があるこ

　とに留意する必要がある。

　第3章では、チェルノブイル原子力発電所近傍において測定された表層土壌中137Cs濃度のモ

ニタリングデータを使用し、地表面に沈着した137Csに起因する外部被ばく線量の長期的な経

時変化を評価モデルの実環境における適用性、及びモデルに使用するパラメータ値について検

討した。第3章における研究によって得られた主な結論は以下の通りである。

①地表面に沈着した137Csによる外部被ばく線量率の経時変化について、一般に使用されてい

　る「表面モデル」によって評価することは、137Csの浸透を考慮したモデルによる評価結果と

　比較して十分妥当である。
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②「表面モデル」によって評価された積算線量に最も大きい影響を与えるパラメータは移行が

　速い成分の割合であり、この値を合理的に推定することが長期的な被ばく線量評価上重要で

　ある。

③本研究の解析対象領域であるチェルノブイル原子力発電所近傍においては、表面モデルにお

　ける移行が速い成分の割合の範囲は0．09～0．69程度であり、核種の浸透による積算線量の

　減少の効果は、減少を考慮しない場合の30％～90％程度である。ただし、実際には137Csの

　再飛散、表面流出の効果により、積算線量はより低くなることが推察される。

④燃料成分が支配的なフォールアウト137Csの支配的な成分が燃料成分である場合、積算線量

　は地表面から土壌層内部への核種の移行性の差異が大きな影響を与えている。低ポドゾル土

　や低湿地グライ土では地表面に137Csが残留しやすく、積算線量が高くなる傾向が見られる

　のに対し、有機分の多い泥炭土では、地表面から土壌層内部への137Csの移行性が高く、積

　算線量が低くなる傾向にある。

⑤表面モデルにおける移行が速い成分の割合の分布は土質によって異なり、その分布型は一様

　分布が一般的であるが、一部の土質にっいては対数一様分布あるいは一様分布と対数一様分

　布の中間的な分布を示す。

　第4章では、グローバルフォールアウトによって耕作地土壌に沈着した9°Srの移行に対する

1成分モデル及び2成分モデルの適合性について検討するため、これまで日本各地において取

得された9°Srのフォールアウトデータ及び水田土壌中9°Sr濃度データを用いて、その適合性に

ついて検討した。また、これらの結果に基づいて、水田土壌中9°Srの経時変化に対するモデル

不確実性及びパラメータ不確実性の影響にっいて考察した。本章における研究によって得られ

た主な結論は以下の通りである。

①水田土壌に沈着した9°Srの水田土壌からの移行を評価するモデルとして、沈着した9°Srを移

　行が速い成分と移行が遅い成分に分けて評価する2成分モデルが適している。

②2成分モデルにおけるパラメータは、移行が速い成分の環境半減期は2年程度、移行が遅い

　成分の環境半減期は10年程度とし、移行が速い成分の割合を約90％程度とすることにより、

　モニタリングデータをよく模擬し得る。

③水田土壌中9°Sr濃度の中長期的な評価結果は1成分モデルと2成分モデルでは大きく異なる

　場合がある。またパラメータ不確実性の影響もモデルによって異なる。

④本研究によって得られた1成分モデルの環境半減期を主な原子炉施設におけるクリアランス

　レベルの算出において用いられた値と比較すると、クリアランスレベルの算出においては環

　境半減期を過大評価し、結果として被ばく線量を過大評価している。

　第5章では、原子力施設に起因する放射性核種の陸域生態圏における移行挙動及び被ばく線

量評価を行うための評価コードGACOMを開発した。　GACOMは、動的コンパートメントモデ

ルを記述する連立常微分方程式を、フェールベルグ公式と呼ばれる6段5次のルンゲニクッタ公

式を用いて解析する。なお、陸域生態圏における解析対象は極めて多岐にわたるため、広範な

解析対象系に適応し得るための機能を備えている。GACOMを用いてパラメータ不確実性解

析を実施することにより、評価結果の分布特性や、評価結果に影響を与えるパラメータを明ら

かにすることができ、評価結果の不確実性の定量化や、効率的なリスクの低減化について検討

する上で有用な情報を得ることができる。また、パラメータ不確実性を考慮した上で、総合的

な影響に対する重要な核種や経路を同定することが可能となる。

　GACOMを生態圏移行モデルの妥当性検証国際共同研究BIOMOVS　IIの「ウラン鉱津シナリ
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オ」に適用し、ウラン鉱津処分場跡地からの放射性核種及び化学毒性を示す安定元素の放出に

起因する被ばく線量評価あるいはリスク評価を行うシナリオについて、決定論的解析及び確

率論的解析を実施し、GACOMのコード機能が十分妥当であることを確認した。

　第6章では、主な原子炉施設におけるクリアランスレベルの導出にあたって、パラメータの

不確実性を考慮した上で、導出されたクリアランスレベルの妥当性を確認することを目的とし

て、モンテカルロ法を用いて確率論的解析を実施するためのコードシステムPASCLRを開発

した。このコードシステムPASCLRを使用してパラメータ不確実性解析を行い、クリアラン

スレベルの導出において重要なパラメータを、偏順位相関係数を指標値として摘出した。また、

評価結果の累積分布関数を求めることにより、導出されたクリアランスレベルの妥当性につい

て検討した。これらの検討結果に基づき、クリアランスレベルの導出に使用するいくつかのパ

ラメータ値の変更を行った。また、最終的に導出されたクリアランスレベルについて、各経路

の10μSv／y相当放射性廃棄物中核種濃度の累積分布関数、及び2．5パーセンタイル値の最小値

との比較検討を行うことにより、その妥当性を確認した。

　第7章では、第2章から第6章までの研究成果に基づき、環境影響評価における不確実性の

取り扱いについて、シナリオ不確実性、モデル不確実性及びパラメータ不確実性に分類して考

察した。また、これらの不確実性の相互の関連性について考察した。放射性廃棄物処分の環境

影響評価においては、対象とする放射性廃棄物の種類や、処分に関する検討の段階によって、

評価対象となる期間や、評価対象領域に対する考え方等が異なるため、安全評価の不確実性に

関して考慮すべき観点や評価手法も異なる。よって、評価の対象とする廃棄物の特性や、各検

討段階において入手し得る知識や情報にっいて考慮することにより、安全評価の不確実性につ

いて検討する必要があり、安全評価の不確実性をできるだけ定量的に把握するとともに、可能

であればその不確実性の低減化を図ることが重要であること等を主な結論とした。また、評価

結果の不確実性の低減化及び定量化には、確率論的解析手法等を用いることにより、評価結果

の不確実性に影響を与えているシナリオ、モデル及びパラメータを同定した上で、その不確実

性の要因を弁別して摘出し、その要因に即した調査研究を進める必要があること、リスク認識

やリスク受容、リスクコミュニケーション等に関する社会科学的な研究も重要であること等を

結論とした。

8．2　今後の課題

　環境影響評価が将来予測を必要とし、また人間の生活態様や自然環境を含む複雑系を対象と

している以上、uncertaintyやvariabilityに起因する不確実性が評価結果に生じることは避けられ

ない。このため本研究では、個々の移行素過程や被ばく評価における不確実性の定量化や低減

化と、総合的な確率論的環境影響評価コードシステムの開発の両面から、原子力施設の環境影

響評価における不確実性について検討した。

　第3章や第4章では、実環境におけるモニタリングデータに基づいて、評価モデルやパラメー

タを導出した。環境影響評価においてこれらの研究成果を有効に活用するためには、これまで

に蓄積された様々なモニタリングデータを用いた解析的研究をさらに進めるとともに、環境中

における核種移行機構の変動要因に関する実験的な研究も重要である。これまで、環境中にお

ける核種移行機構に関するモデルやパラメータの変動要因に関して、多くの研究がなされてい

る。モニタリングデータに基づく解析的研究と、これらの実験的な研究を、環境影響評価の観

点から相互補完的に活用することにより、評価の不確実性の定量化や低減化に資することがで
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きる。なお、その際に第2章で実施したようなパラメータ値の測定時におけるばらつきに関す

る研究も重要である。

　このような核種移行素過程や、被ばく線量評価モデルに関する研究成果に基づいて、第5章

や第6章において開発した確率論的環境影響評価コードシステムにおいて使用するモデルやパ

ラメータの妥当性について検討することが必要である。また、このような研究成果に基づき、

パラメータの不確実性について明らかにすることは、確率論的環境影響評価における評価結果

の信頼度を高める上で極めて重要である。このためには、様々な研究成果や調査結果等から、

パラメータの確率密度関数を合理的に設定するための方法論を確立することが必要である。そ

の際、総合的環境影響評価では様々な種類のパラメータが使用されるため、自然科学的な観点

からだけではなく、社会統計学や社会心理学等、社会科学的な観点からの検討も必要である。

なお、このような検討結果に基づいた確率論的環境影響評価を実施することによって、個々の

核種移行素過程や被ばく線量評価モデル、及びそのパラメータの重要性を把握することができ

る。すなわち、さらに詳細な研究を行うべき項目を合理的に同定することができる。

　環境影響評価における不確実性の取り扱いは、今日のリスク論争における中心的な問題の一

つであるり。より良いリスクコミュニケーションのためには、評価結果の不確実性は小さい方

がよく、またその不確実性にっいて公開される必要がある。そのような状況において、評価結

果が不確実性も含めて公衆に信頼されるためには、リスクメッセージを発信する側が、その不

確実性に関して十分に検討し、知悉しているだけではなく、そのことが公衆に認識されなけれ

ばならない。すなわち、評価結果に含まれる不確実性が、十分に検討された結果として存在す

るものであり、評価の目的や条件に照らして妥当であると認識される必要がある。よって、環

境影響評価に不確実性の定量化や低減化に関する研究は、今後より一層重要となる。そのため

には、解析的研究と実験的研究、個々のモデル及びパラメータに関する研究と総合的環境影響

評価に関する研究が相互に関連しあうことが必要不可欠である。
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