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The Study on the Susceptibility for Chemicals and Their Difference 
between Marine Test Fishes 

Akira KAKUNO 

Abstract : Recently， studies on fish toxicity has shifted f1'om acute to chronic tests since long-te1'm effects 

of chemicals on fish appear to be mo1'e important than short-te1'm effects. Yet the protocols fo1' chronic 

toxicity tests using marine fish have developed slowly compared to their f1'eshwate1' counte1'parts. 1n 

addition， the difficulty of handling f1'Y has 1'est1'icted the development of a chronic toxicity test using an early 

life stage of a J apanese ma1'ine fish. These situations have now inte1'fered in the conduct of envi1'onmental 

1'isk assessments of chemicals in the coastal envi1'onments of J apan. Thus， acute and chronic toxicity tests 

we1'e conducted using J apanese marine fish， red sea b1'eam (Pagrus ma;'or) ， and American ma1'ine fish， 

mummichog (Fundulus heteroclitus) for 4 chemicals: bis-n-tributyltin oxide (TBTO) ， t1'iphenyltin chloride 

(TPTC) ， cadmium (Cd) ， and naphthalene (Nap) . Median lethal concentrations (LC50) were derived 

f1'om acute toxicity tests. On the other hand， ch1'onic tests we1'e ear・lylife stage toxicity test (ELS) and 

long-te1'm toxicity test (LT) fo1' mummichog and 1'ed sea b1'eam juvenile， respectively， with g1'owth (body 

length and weight) as test endpoints. Results show that 1'elationship between LC50s and chronic toxicity 

values fo1' both red sea b1'eam and mummichog we1'e linear implying that ch1'onic toxicity values can be 

estimated through their acute-to-chronic toxicity 1'atios. Moreover， r・edsea b1'eam was adversely a百ected

at lowe1' concent1'ations of the chemicals than mummichog suggesting that L T can replace ELS as ch1'onic 

toxicity test for 1'ed sea b1'eam juvenile. Hematological pa1'amete1's such as red blood cel1 count， hematoc1'it， 

or hemoglobin concentration we1'e also efficient when used fo1' evaluating nOIトlethaltoxicity of the chemicals 

in red sea bream. Additionally， we dete1'mined the bioconcentration factors (BCF) of TBTO， TPTC， Cd and 

Nap in both mummichog and red sea bream to investigate the cause of the differences in their susceptibility 

to these 4 chemicals. The c1'itical body residues (CBR) ， which were calculated from BCF and LC50 values， 

we1'e also compared to the dead fish body 1'esidues (DFBR) col1ected during the acute toxicity tests. Results 

show that it took about six weeks for TBTO， TPTC and Cd to 1'each thei1' steady state while Nap reached 

steady state within 1 w 

Key words : chemicals， marine fish， toxicity test， susceptibility， critical body residues 
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第 1章緒国

1 .1 . 研究の背景と自的

人類の繁栄は多くの化学物質とともにあるといっ

ても過言ではない。化学物繋は我々の身の回りに約

5万種があるとされており， さらに毎年約 2，000種

の新規化学物質が追加されている。このような化学

物質は我々の日常生活において，医薬品，農薬，水

産薬，洗剤等として多方面で使用されている O 製

造，流通，使用，鹿棄の各段階から，環境中に放出

された化学物質が問題となったものが新関紙上をに

ぎわした公害問題である O 現在では，化学物質の使

用に対する規制が強化されたことにより，高濃度の

化学物質による環境汚染とその生態影響は見られな

くなってはいるが，低濃度の化学物質による影響に

ついては，環境ホルモン問題のように何らかのかた

ちでその影響が顕在化する可能性がある O

化学物震は使用されることによって，大気，土壌

等に拡散するとともに，河川水流入，大気からの沈

角室主 彰

降により海域へと移行している。世界的にも化学物

質の流入先となる水域に対する影響評価が重要視さ

れて来ており，底質，冷水域，と並んで、海域のリス

クアセスメントが重要視されている (Hutchinson

et al.， 1994 ; Ward， 1995 ; OECD， 1998) 0特に，わ

が国は， 34000kmにも及ぶ非常に長い海岸線を有

しており(海上保安庁， 2009)，人口のほとんどが

海岸に近い地域に集中していることから，沿岸域を

中心とした地域の生活環境の保全は非常に関心が高

い開題となってきている。また，沿岸域はわが閣の

水産業を支える重要な海域であることから，生活，

産業の両簡で沿岸域の環境保全は重要な案件となっ

てきている。

化学物質は，本来の使用目的以外の面で様々な影

響を人類や環境に対して及ぼすことが知られてい

る。その自的外の影響は底薬品では副作用として現

れ，農薬等では非標的生物である水生生物等への毒

性影響等として現れる。化学物質の生物に対する有

害性等を事前評価するため，化審法で物理化学的牲

状やげっ詣類等に対する毒性等は検討されている O

しかし環境中に放出された化学物質は多種多様な

生物に影響を与える可能もあることから，有害性評

価のためにはほ乳類以外の動物等を用いた毒性試験

の実施も必要不可欠となっている O このような有害

性評価のために， 日本では ]IS工場排水試験法(日

本工業標準調査会， 1993)化学物質の審査及び製造

等の規制に関する法律(化審法)の生態影響試験実

施に関する基準(生態影響 GLP)における魚類急

性毒性試験(環境省総合環境政策局環境保健部企画

課化学物質審査室， 2009)等がある O これらは，淡

水魚、を用いて生死を基準にとした高濃度の化学物質

の急性的な毒性の評価に利用されている。しかし

近年では低濃度の化学物質の影響を評価するための

毒性試験の実施が必須となりつつある。

一方，有機スズ化合物をはじめとする多くの化学

物質は海域も汚染しており，その有害性評価は淡水

魚、のみでは不十分で、あることが指摘された(水産庁，

1995)0そこで小山らは我が簡で養殖対象となって

いる海水魚、を対象として，毒性試験j去の開発を行っ

た(小山， 1998)。海水魚を用いた毒性試験をさら

に発展させるためには，化学物質に対する感受性の

淡水魚と海水魚、による違い，海水魚開での違いがど

の程度あるのか，魚、種間感受性差の原因，急性毒性

値と捜性毒性債の関連性等の問題が残されている O

そこで，わが国沿岸域生態系保全のため本研究では，

海水魚に対する化学物質の各種毒性値の意義，魚種

による化学物質に対する感受性の相違とその原因に
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ついて検討を加え，海水魚類の毒性試験が抱える問

題点の解明を図った。

1.2. 試験魚の選定

魚類を用いた毒性試験には，急¥'1'笠毒性試験と'慢性

毒性試験がある O 急性毒性試験では， 96時間，小

型水槽を用いて止水，半止水または流水式の試験装

置により試験物質に暴露するため，小型水槽に収容

できる稚魚を用いることができる O 急、性毒性試験法

として，日本の工場排水試験法(JISK0102) (梅崎ら，

1982) ，米国の Standardmethods (APHA司AWWA-

WPCF， 1998)， OECD法 (OECD，1992a)， FAO 

法 (FAO， 1987)， ISO 法 (ISO，1996)， ヨーロッパ

のEIFAC法 (EIFAC， 1975)等がある。これらの

試験法で推奨されている供試魚のほとんどが，コ

イ (Cyprinuscarpio) ， ヒメダカ (Oryziaslatipes) ， 

fathead minnow (Pimゆhalesρromelas)等の淡水

魚、である。一方，慢性毒性試験では，受精卵から

成魚、にいたるまでの全生活環を通して試験(全生

活環毒性試験)を実施するものであり， Mount and 

Stephan (1967)により fatheadminnow (PimePhales 

ρtomelas) を用いた研究が始められ， Eaton (1970) 

はさらに bluegill(Lψomis macrochind を用い

る手法を発表しその後 McKimand Benoit (1971) 

が brooktrout (Salvelinus fontinalis) を用いる手

法を，さらに Smith(1973)がflagfish(jordanelle 

floridae) を用いる手法を報告しているが，これら

はいずれも淡水魚である。全生活環毒性試験は試験

期間が長期間に豆り，たとえばヒメダカ等の小型魚、

でも試験には 3ヶ月程度を要し労力や金銭的負担

もかなり大きくなってくる O 一般に，成長段階の初

期に化学物震に対して感受性が高いといわれてお

り，淡水魚、の初期生活段階毒性試験について，多

くのデータをとりまとめた McKim(1977) による

と，魚類で最も感受性が高い成長段階は，ふ化仔魚

から前期稚魚期とされている。このことから，全生

活環の中で最も感受性が高い仔稚魚、期に限ってより

短期間で試験が完結する初期生活段階毒性試験が

OECD化学品テストガイドライン (OECD，1992b) 

に定められ，淡水魚の fatheadminnow等の数種

の推奨される魚種が挙げられている (Benoitet al.， 

1982)。

このように，急性毒性試験及び慢性毒性試験と

もに，試験に供されている魚種のほとんとをが淡水

魚、である。淡水魚における毒性値を利用して，淡

水域における各種化学物質の魚類に対する環境評

価は実施できる。しかしダイアジノン，PAP等

の有機リン系農薬では，海水魚、で得られた半数致

死濃度 (LC50) が，コイ・ヒメダカ等の淡水魚

に比較して低く(奈良・山下， 1973;広瀬・橘

)11， 1976)， また，淡水魚、の bluegillと海水魚、の

tidewater silverside (Menidiaμninsulae) の化学

物質に対する感受性を比較した結果，多くの物質

において海水魚の感受性が淡水魚に比較して高い

こと (Dawsonet aし1975/1977)，さらにマミチヨ

グ (mummichog)(F，ωzdulus heteroclitus) におい

て，塩分濃度に増加にともないナフタレンに対する

感受性が増大すること (Levitanand Taylor， 1979) 

等から，化学物資に対する感受性は淡水魚、と海水と

では異なる可能性が指摘 (Leunget al.， 2001)さ

れており，海域における影響評舗には海水魚、に関す

る毒性債が必須で、ある O そこで，近年は試験に供す

ことのできる海水魚として， sheepshead minnow 

(Cyρrinodon variegates)，マミチヨグ， Atlantic 

silverside (Menedi，αmenediα)等が挙げられている

(APHA-AWWAべiVPCF，1998)。しかし，海水魚、を

用いて求めた毒性データは非常に少ないのが現状で

あり，海水魚における毒性データの蓄積を推し進め

ることが急、務となっている。

そこで，本研究に用いる試験魚、のーっとして，上

記推奨魚種であるマミチヨグに着目した。マミチヨ

グは，北米東海岸の原産であり，セントローレン

ス湾からフロリダ半島にまで広く分布する汽水域

魚、 (Leimand Scott， 1966)であるが，海水で再生

産が可能なため海水魚として扱うことができる。マ

ミチヨグは， ヒメダカと異なり受精卵に付着糸及

び付着毛がないため，卵膜を透して脹の発達が容

易に観察できるため，発生過程も詳細に検討され

(Armstrong and Child， 1965)，また，生殖生理等

についても詳細な検討 (Shimizu，1997)がなされて

いる。その一方で，カドミウム等の各種化学物質の

毒性についての研究も多い (Eisler，1986)。また，

環境ホルモンの試験においても試験魚、に供されてお

り，本種を初期生活段措毒性試験に利用する意義は

大きい。マミチヨグは，独立行政法人水産総合研究

センタ一瀬戸内海鼠水産研究所で系代飼育をしてお

り，受精卵，稚魚、を試験に供すことができる。

一方， 日本産の海水魚については，急性毒性試験

に使用できる魚種は，ある程度まとまった尾数の入

手が必要で、ありことから種苗生産されている魚種が

中心となる。この種苗生産されている魚種は 60~

70種(福所，私信)あるとされている。現在， 日

本産海水魚で各種毒性試験に用いられている魚種

には，マダイ (Pagrusmajor)，シロギス (Sillago
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jatoJlica) ， ヒラメ (Paralichthysolivaceus) クロ

ダイ (AcaJlthotagrusschlegeli)さFカtある。これら

の海水魚、について.試験魚、としての遮性等の検討も

なされている C 山田・高将1I (1995) は生物濃縮試

馬会に用いるお.~，~~魚、として. アミメハギ (Rudarius

ercodes) ，シロギス.ボラ (Mugilcゆlzalus)，マダ

イの中からマダイ及びシロギスを挙げている O 小iJr

ら (992)は，汚染物笠の毒性許制のための海水魚

を選定しており，広範に種苗が生産されていること.

カドミウム (Cd) 及び有機 1)ン系農薬のフェニト

ロチオン (MEP) に対する感受性が高いことから

マダイを試験魚、として推奨している O

そこで.本研究に用いるもう一種の供試魚として

マダイを選定した。マダイは. 日本では最も広範に

種市生産されている魚種であり. また，近年の栽培

漁業技術の進歩によりほぼ通年{子推魚、を入手するこ

とができる。しかし初期生活段階毒性試験にf共す
る試験魚の条件としては.飼育しやすい，受精卵が

容易に入手できる，ふ化仔魚、の生残率が高い.等の

条件が挙げられるが.これらを満たす日本産の海水

魚は見当らなし、。そこで弔マダイの推魚、を用いて急、

性毒性試験，長期暴露試験及び血液学的な影響評制1:

を仔い.得られた毒性値とマミチヨグの毒性値との

比較を行った。また，急性毒性的と慢性毒性値との

比である急性慢性毒性比は弔汚染物震ごとに一定で

ある (Randet al.. 1995) ことが知られていること

から.この比率を用いることにより急vlj:毒性値から

慢性毒Ij:試験を推定することが可能とされている。

マミチヨグで求めたこの怠性慢性毒性比を日本産の

魚種であるマダイにも適用できるか否かについても

検討を加えた。マミチヨグの急性慢性毒性よととマダ

イの急性毒性値からマダイの慢性毒性値を推定する

ことにより，我が自の沿岸域の環境保全に資するこ

とが可能となる。

1，3， 試験物震の選定

本研究における海水魚、を用いた毒性試験において

毒性を検討する試験物質については，海域における

汚染実態やこれまでに報告されてきた毒性値等につ

いて検討し以下に示す海域への 3つの流入経路及

び化学物質の物性から 4種の化学物質を選定した。

一つ話が，海域に存在する人工物に含まれる化学

物質の海域への溶出である。特に.船舶，魚、縞等

の漁業用資材ーには，藻類. フジツボ類等の付着防

止にさまざまな殺生物剤が配合された塗料が塗布

されており，実際にこれらの殺生物斉IJの効果によ

り.加底での藻類等の付着が阻止されており，こ

れらの殺生物斉IJの海域における環境影響許制は必

須にものと考えられるc この殺生物斉IJとして大き

な問題となった物質として存機スズ化合物が挙げ

られる。有機スズ化合物は有機金属化合物の一種

であり，魚類に対しでも非常に強い毒性を有して

いること(小山・清水， 1992)，また.新腹足目巻

貝に lmposexを引き起こす(堀I=J，1992:堀口・

清水， 1992) こと等が知られている。この有機ス

ズ化合物は.非常に強い毒性を有し大きい生物

j農~fA係数(BCF， Bioconcentration Factor) を示す

(Yamada and Takayanagi， 1992) こと等から現在

は使吊禁止となっているが.環境省の海洋環J完モニ

タリング調査の対象物質に指定されており(環境省.

2009) ，いまだにi布J戎において tfr~出される(隠J家ら.

2004)ことが知られている。本研究では.有機スズ

化合物の中でも.わが注|において各種防汚塗1"1の

な殺生物餅として使用されていた，酸化トリブ

チルスズ (TBTO: Bis (tributvltin) oxide， MW  

290.036，純度 96%， Sigma-Aldrich Corpor縄ation，

USA. MO) 及び塩イヒトリフェニルスス (TPTC:

Triphenyltin chloride， MW  350.0068，純度 >98%，

東京化成工業株式会社.東京)を選定し試験に府い
すマー

J、明。

二つ誌の経路が河JlIから海域への流入である o 1待。

JlIにはさまざまな化学物質が流出し過去において

はさまざまな公害問題として河川!の汚染が取り上げ

られ.我々入院生活をも脅かす公害病も発生した。

それらの中で河川を汚染した化学物質のひとつに.

安中公害訴訟.イタイイタイ病等で問題となったカ

ドミウムが挙げられる。カドミウムについては.

くからの毒性についての研究 (Friberg.l948)がな

されている。現在では.カドミウムは土壌の汚染物

費して知られており，環境者の海洋環境モニタ 1)ン

グ調査の対象物質(環境省， 2009)に指定され.特

に海域においても底質への蓄積が知られている O カ

ドミウムは海水でもカドミウムイオンとして溶存態

をとり.また魚類に対する毒性について多くの報告

(板沢・小Lll. 1982)がある。これらのことから.

環境汚染化学物質の中で重金属として，カドミウム

を本研究の試験物質に選定した。試験には塩化カド

ミウム (CdC12' 2.5H20，以下 Cdと略記， Cdとし

て原子量 112.4，純度 >98%，特級，和光純薬工業

株式会社.大!技)を用いた。

三つ日が，何らかの事故による海域汚染が挙げら

れる O 海上保安庁の報告 (2009)によれば.海洋汚

染の発生件数のうち半数以上を占めるものが油流出

によるものであり，平成 20年度の海洋汚染発生件
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数 555件のうち 60%以上を出める 373件の発生が

あったものが油流出である O 特に， 1997年の l月

に日本海で発生したロシア船籍のタンカー ナホト

カ号の船体破損に伴う C重油流出事故は大きな問

題となった。また，海外でも， 1989年にアラスカ

で発生したヱクソンパルデイーズ号の大規模原油流

出事故等があり，油による海洋汚染は大きな問題と

なっている O 流出油の成分の中でも多環芳香族炭化

水素は毒性が強いことで知られている (Anderson

et aし 1974)0多環芳香族炭化水素の中でも，水溶

性が比較的水溶性が高く，また，毒性等の研究例も

あるナフタレンを試験物質に選定した。試験には

ナフタレン(以下 Napと略記， MW  128.164，純度

>99%，特級，和光純薬工業株式会社，大仮)を用

いた。

ここで選定した 2種類の試験;旬、及び4種類の試験

物質により，まず¥急性毒性試験を実施し，急J性毒

性飽を明らかにする O 次に，題性毒性試験を実施し

で|要性毒性債を明らかにし先に求めた急性毒性値

と慢性毒性値の関係を諦べるとともに，毒性{直を比

較することにより試験物震に対する試験魚の感受性

の差を調べる。さらに.試験物質の生物濃縮性及び

急性毒性試験における死亡個体中の蓄積量を調べる

ことにより，試験物質に対する試験魚、の感受性差の

原因のーっとして体内蓄積最が関連しているか否か

を検討する O これらの成果が得られることにより，

日本沿岸における各種化学物質の環境影響評価に適

した海水魚種を選定することができる O また，化学

物質に対ーする魚、麓間感受性差の原因の一つを明らか

にすることができる O

第 2章 毒性試験における毒性値の比較

魚類を用いた毒性試験には.高濃度で、短期間の影

響を調べる急性毒性試験と低濃度で長期間に亘る

影響を調べる慢性毒性試験があるが，これらは水域

環境における各種化学物費の影響評価には欠かせな

い試験法となっている。中でも急性毒性試験によっ

て，これまでに種々の淡水魚を中心に各種化学物質

の毒性影響が検討されている O 日本においては，淡

水魚、を用いた農薬等の急vl生毒性については種々の報

告例があり，毒性試験の重要な柱となっている O し

かしながら，現在ではより低い濃度での化学物質の

生物影響や.沿岸域を中心とした海域の環境評価が

目されるようになり，急性毒性試験のみならず海

産生物を用いた'慢性毒性試験の重要性が増してきて

いる。海水魚、を用いた急性毒性試験及び慢性毒性試

験については， OECDのテストガイドライン等に

おいても数種の魚種が試験魚として推奨されてはい

る。しかしながら，わが国においては海水魚を用い

た急性毒性値の報告例は多くはなく，慢性毒性試験

についてはほとんど実施されていないのが現状で

あった。特に， 日本産の海水魚、については，その入

手が種苗として生産されている魚、額や，稚魚、を採取

しやすい魚種等に限られており，入手の時期がごく

限られていたことから，急性毒性試験の普及が遅れ

ていた。さらに，代表的な慢性毒性試験である初期

生活段階毒性試験となると，受精卵~ふ化仔魚、の飼

育が小却水槽では高い生残率を維持することが難し

いため，この期間の毒性試験の実施は悶難で、あった。

そこで，本研究では沿岸域の海水魚、を用いた影

響評価に資することを目的として，まず，近年種

苗生産技術の発達により実験;旬、として入手しやす

く，わがl認を代表する海水魚、であるマダイ (Pagrus

major) を用いて 4種の化学物質についての急性毒

性試験.稚魚、の長期間暴露試験を実施した。さらに

外国産の実験魚、マミチヨグ (FundulusheteT!フclitus)

を用いて開様の試験を実施し魚撞間の感受性の比

較を行った。さらには化学物質に鋭敏に影響される

ことが期待される血液性状の影響評価項目としての

有用性を，マダイを試験魚、として検討した。

2.1. 急性毒性試験

魚類を用いた各種化学物質の毒性試験は，環境汚

染が問題となった当初 汚染源のほとんどが工場排

水で，それが河川に排出されていたために河JlI域へ

の影響等を検討するため，主に淡水魚を用いて実施

されてきた。 河川に流出した化学物貿は最終的に海

に流入するが，近年，沿岸域における環境への関心

が高まる中で，わが国では人口密集地域は沿岸域に

分布しており，また，沿岸域の環境は漁業とも密接

に関係していることから，海水魚、への各種化学物質

の影響評価の重要性が高まっている O 各種の海産生

物による毒性試験が実施され始めているが，魚類を

用いた毒性試験については欧米においてもあまり普

及していないのが現状であり，また， 百本でも実施

例はあまり多くはないのが実情である。そこで，こ

こでは各種試験に用いられている米国産メダカ自の

海水魚、マミチヨグとわが国を代表する海水魚、である

マダイについて選定した 4種の化学物質に対する感

受性の比較を行った。

2.1.1. 実験材料及び方法

マダイ・供試魚、としてアーマリン近大(和歌山)か
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ら購入したマダイを用いた。急性毒性試験法は， 試験魚を 1濃度区あたり 10尾収容し 96時間暴露を

OECD 化学品テストガイドライン 203魚、鎮急、性

毒性試験(通商産業省基礎産業局化学品安全課監

鯵， 1984a; OECD， 1992a) に準じて水温 20
0

Cの

条件下で，試験物質として選定した酸化トリブチ

ルスズ(以下 TBTOと略記)，塩化トリフェニルス

ズ (TPTC)及び塩化カドミウム (CdClz，以下 Cd

と略記)は半止水式 (24時間毎に換水)，ナフタ

レン(以下 Napと略記)は流水式で各試験を行っ

た。 TBTO及びTPTCの試験原液はアセトン(残

留農薬試験用 300，和光純薬工業株式会社，大阪)

に TBTO(純度96%，Sigma時AldrichCorporation， 

USA. MO)， TPTC (純度 >98%，東京化成工業株

式会社，東京)それぞれを溶解して調製した。 Cd

の試験原液は CdClz・2.5HzO (純度 >98%，特級，

和光純薬工業株式会社，大阪)を蒸留水に溶解して

作製したo Napの試験原液は， Nap (純度 >99%，

特級，和光純薬工業株式会社，大阪)をアセトン(残

留農薬試験用 300，和光純薬工業株式会社，大阪)

に溶解した後 Nap-アセトン溶液の1.6倍容の医薬

用硬化ひまし油(司CO-40 日光ケミカルズ株式会

社，東京)と混溶して作製した。試験に供したマダ

イの平均体重はそれぞれTBTO:1.0g， TPTC: 1.7g， 

Cd : 0.16g， Nap: 1.8gであった。半止水式の試験

では， 20
0

Cに設定した大型のウォーターパスに 25L

容のガラス水槽を 1濃度区あたり l個ずつ収容し

これに砂ろ過及び活性炭ろ過の海水を 20L入れる

とともに予め調製しておいた試験原液を公比 2で設

定した所定の試験濃度となるよう添加し撹持して試

験水を調製しこれに試験魚、 10尾ずつ収容し試験

を開始した。 24時間ごとに 新たに調製した試験

水に試験魚、を移し通気を行わず、に 96時間の暴露を

行った。流水式試験は流水式試験装置 (Kimuraet 

al.， 1971 ;角埜・小山， 2004)により実施し死亡率

を調べた。この試験装置には 25L容のガラス水槽

を各濃度区に 1個用意し，各水槽に 20
0

Cに調温し

た砂ろ過及び活性炭ろ過海水を毎分200mLi主入す

るとともに， 25L容のガラス製水槽を用いて水道水

及び試験原液により調製した試験液をガラス製微量

ポンプ (GlassPump GMW-A.東京理東京理

化器械株式会社，東京)によりガラスパイプまたは

テフロンパイプを通じ各水槽に 2mLず、つ各水槽に

注入した。 j海毎水及ひ

る際に，設寵されているガラス製ロート内において

試験液が海水により 100倍希釈され所定の濃度とな

ることにより一定の濃度を維持することができる。

このよう設定した流水式試験装寵の各試験用水捕に

行った。毒性試験には無添加対照度に加え劫剤対照

も設置し， 2回繰り返して実施した。暴露期間中，

試験物繋の実測濃度と累積死亡率から，プロピット

法により 96時間半数致死濃度を求めた。

マミチヨグ:供試魚、として 瀬戸内海区水産研究所

で飼育中のマミチヨグ稚魚、を用いた。供試魚であ

るマミチヨグ稚魚の体重はそれぞれ， TBTO:平均

0.97 g， TPTC:平均 0.97g，Cd:平均1.0g，Nap: 

平均 0.45gであった。マミチヨグにおいてもマダイ

と向様に試験区に供試魚、を 10尾ずつ収容して， 96 

時間暴露の急性毒性試験を行い，死亡率を調べた。

実測濃度及び死亡率からプロピット法により 96時

間半数致死濃度を求めた。また，死亡個体の一部は

体内濃度分析用のサンプルとして凍結保存を行い，

第 4章において死亡僧体中の試験物質の蓄額濃度の

分析を行った。

試験における水中の各試験物質濃度は試験開始時

及び試験終了時に測定した。 TBTO及びTPTCに

ついては， Harino and Fukushima (1992) の手法

に準じて分析した。まず，海水 1Lに対し NaCl(試

薬特級，和光純薬工業株式会社，大阪)100g及び

濃塩酸(有害金属測定用，和光純薬工業株式会社，

大阪)5mLを添加撹持の後， 0.1%トロボロン(和

光純薬工業株式会社，大阪)含有のベンゼン(ベン

ゼ、ン 300 残留農薬.PCB試験用，和光純薬工業株

式会社，大阪)50mLにより 2回抽出を行った。抽

出液を減圧濃縮後， n同プロピルマグネシウムブロミ

ド(東京化成工業株式会社，東京)1mLでプロピ

ル化処理を行い， TBTまたは TPTのプロピル誘

導体を n-ヘキサン(ヘキサン 300 残留農薬試験用，

和光純薬工業株式会社，大阪)10mLで2田抽出した。

抽出液を 5mLまで濃縮し あらかじめ n-ヘキサン

10mLで洗浄した Sep-Pak@Plus Florisil@ cartridge 

(Waters Corporation， MA. USA) に導入し n-ヘキ

サンlOmLでi容出した。 溶出液全てを集め， 0.5mL 

まで窒素を吹き付けて濃縮し，テトラブチルスズを

内部標準物質(和光純薬工業株式会社，大阪)とし

炎光光度計(島津製作所製 FPD，同社製 610nm

スズフィルター付)付きガスクロマトグラフ分析装

(HRGC-15A.島津製作所，京都)で測定した。

試験水中の Cdは]IS工場排水試験法(日本工業

標準調査会， 1993)に準じて測定した。試験7lziま0.45

μmのミリポアフィルター (MilliporeCorporate， 

MA. USA)でろ過したものを分析サンプルとした。

分析サンプルは偏光ゼーマン原子吸光分光光度計

(Z-8000，株式会社自立ハイテクノロジーズ，東京)
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に導入し，空気ーアセチレンバーナーによるフレー

ム法により試験水中の Cd濃度を定量した。

Napについては分光光度法 (Neff and Anderson， 

1975) または，立石の手法(立石， 2000) により

GC-MS法で測定した。分光光度法については，試

験水に n-ヘキサンを加えて按とう混和により Nap

を抽出し，無水硫酸ナトリウム(残留農薬・ PCB

試験用，和光純薬工業株式会社，大紋)によりこの

抽出液を脱水処理して分析サンプルとして，石英

セルを用いて UV

製作所， 京者都~) により紫外域 220.2nm及びび、2幻76伽nm

の吸光度を測定し試験水中の Napl;濃農度を定量した。

GS 

サンプル 5ないし l叩OmLをf供共栓試験管に取り，サロ

ゲートとして 250μg/Lのぬ-Naphthalene溶液50μL

加えた後 lOmLのヘキサンを添加して 10分開振

とうし Napをヘキサンに転溶した後にヘキサン

層を分取した。分取したヘキサンに 25ppmの dJO-

Fluorene 1.0μLを内標準物費として加えた後，最

終溶液を約 0.5mLに濃縮し GC-MSによる分析に供

した。キャピラリーカラムとして DB5-MS，30m， 

0.25mmID (Agilent Technologies， Santa Clara ， 

CA， USA) を装着した GC/MS(五ewlettPackard 

5890 series II and Hewlett Packard 5972 series 

Palo Alto， CA， USA)用い， SIMモードで以下の条

件により分析した。注入口の温度は 280
0

Cとし，検

出器の部分に 300
0

Cの温度をかけ，費量分析計のイ

オン源部分に 190
0

Cの温度を得た カラム温度は

60
0

Cで l分簡保持した後， 1O"C /分で 120
0

Cまで昇

温，引き続き 5
0

C/分で 210
0

Cまで昇温後， 6
0

C /分

で300
0

Cまで昇温し 10分間保持した.分析時間は

50分であった。

試験期間中容存駿素計 (Dissolvedoxygen 

meter， YSI model 58， YSI Incorporated， OH， USA) 

により水温及ぴ港存酸素濃度を， pH計 (Horiba

D-21，株式会社堀場製作所，京都)により pH

を，ハンディ S-C-Tメーター (YSImodel 30， YSI 

Incorporated， OH， USA) により塩分をそれぞれ

測定し，マダイの試験では水温は 22.1:t 0.1 "c ，溶

存酸素濃度は 6.8:t 0.1 mg/L，酸素飽和度は 94:t 

3 %， pHは8.1:t 0.0，塩分濃度は 31.0:t 0.4，マ

ミチヨグの試験では水温は 20.0:t 0.09"C， i容存酸

素濃度は 7.2:t 0.1 mg/L，酸素飽和度は 97:t 2 %， 

pHは7.8:t 0.0，塩分濃度は 31.6:t 0.4であった。

2.1.2. 結果

マミチヨグ稚魚及びマダイ稚魚、に対する各試験
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Table 2.1-1. Acute toxicity of TBTO，τPTC， cadmium 
and naphthalene for mummichog and 
red sea bream 

Chemicals 96hrしC50(μg/し)
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物質の急性毒性値を Table2.1-1に示した。 TBTO

については，マダイの急性毒性値はマミチヨグの

10分の lであった。 TPTCについては，マミチヨ

グに比較したマダイの急性毒性値がやや高かった。

Cdについては，マダイの急性毒性値はマミチヨグ

の50分の lであった。 Napについてはマダイの急

性毒性値はマミチヨグの 9分の lであった。総じて

マダイのほうがマミチヨグに比較してこれらの試験

物質に対する感受性は高い傾向を示した。また，マ

ダイ，マミチヨグともに最も強い毒性を示した試験

物質はすBTOであり，次いで TPTCであった。モ

ル濃度に基づき急性毒性値を計算すると，マミチヨ

グ及びマダイの値はそれぞれ， TBTOでは 0.045及

び0.0045μmol/L，TPTCでは 0.19及び0.26μmol/L，

Cdでは 220及び4.5μmol/L， Napでは 46及び5.2

μmol/Lであった。モル濃度に基づき物質簡の毒性

の比較を行うと，マダイでは， CdとNapは間程度

の毒性を示していたが，マミチヨグでは Napのほ

うがCdに比較して 5錯程度強い毒性を示していた。

2.1.3. 考察

すでに報告されている 4種類の試験物質の魚類

に対する急性毒性値を Table2.1-2 ~ 2.1-6に示し

た。日本産の海水魚、を用いた急性毒性債では，メ

ジナ (Girellaρunctata) (角埜・木村， 1987) 及

びアゴハゼ(Chasmichtlりsdolichognathus) (清

水・木村， 1987) のTBTOに対する急性毒性債が

それぞれ， 3.2μg/L及び4.0μg/Lとの報告がある O

また， TPTCに対するアゴハゼの急性毒性値は 18

μg/L (清水・木村， 1991) (Table 2.1-3)， Cdに対

するメジナの急性毒性値が 15700μg/L(Kuroshima 

and Kimura， 1990) 及びマダイの 700μg/L

(Kuroshima et al.， 1993)がそれぞれ報告されてい

る (Table2.1-4及び2.1-5)。本試験結果では，マ

ダイに対する TBTOの急性毒性値1.3μg/Lは，先

述の日本産海水魚類の既報値よりも低く，また，

Table 2.1-2に示す日本産以外の魚類に対する急性
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毒性値とよじ段して最も{止し寸自であった。本試験にお

けるマダイの Cdに対する急性毒性信i650，ug/Lは.

先述の Cdに対する註本産海水魚類に対ーする急性毒

性filll(Table 2.1-5) よりも低く， また， Table 2.1-5 

に示す日本産以外の海水魚、{こ対する急性毒性値と比

較しでも抵い舗を示していた。本主協会におけるマダ

イに対する Napの急性毒性値 670μg/Lは， Table 

2.1-6に示す既幸liの急性毒性値と比較して一桁以上

抵い簡を示した。その一方で¥マダイの TPTCに

対ーする急性毒性値 92，ug/Lは前述の日本産魚類の毒

性値や Table2.1-3に示すf直よりもやや大きい値を

示していた。

マミチヨグについては， Table 2.1-2に示すよ

うに TBTOについての急性毒性{直は， 17.2 ~ 24 

μg/L (Bushong et aU988 ; Pinkney et al..l989 ; 

ECOTOX.2007) という幸長告カfある。また， Cdにつ

いては.マミチヨグを用いた報告が比較的多く.急、

性毒性舘は 12000~ 30000，ug/L (Voyer， 1975 ; Gill 

and Epple. 1992) の範間にあった。こ jれlらTBTO

及びび、 Cdについてのマミチヨグに対対.する既報の急急、

性毒性値とι'本試験結果 TBTO;13μg/化/

3泣20∞O∞Oμg釘/Lとを比1較段するとほぼ問J様最のt値責を示してい

たO しかし， TPTC及び Napについては既報債が

得られなかったため.本結果との比較はできなかっ

た。

海産の試験魚、としては，メダカ自の sheepshead

minnow (C)少rinodoJl variegates) がよく知られて

おり， OECDのテストガイドラインでは初期生活段

階毒性試験の推奨魚として挙げられている。そこで‘

sheepshead minnowとマミチヨグとの感受性の比

較を試みた。まず， 96hrLC50について， TBTOでは.

sheepshead minnowカ'16μg/LmCOTOX. 2007). 

マミチヨグが 17.2μg/L(Pinkney et aL. 1989)及び

本試験結果の 13μg/Lという備であり阿魚種の値は

Table 2.1-2. Priviously reported TBTO acute toxicity values for fish 

Species 

Freshwater fish 

Guppy 

Poeci/ia reticu/ata 

Medaka 

Oryzias latipes 

Marine fish 

Bleak 

A/burnus a/burnus 

Chinook salmon 。'ncorhynchustshaれゲtscha

Girella 

Gire//a punctata 

Mummichog 

Fundu/us hθteroc/itus 

Saltwater goby 

Chasmichthys do/ichognathus 

Sheepshead minnow 

Cyprinodon variegatus 

Threespine stickleback 

Gasterosteus acu/eatus 

96hしC50
(μg/し)

21， 31 

16， 17 

15 

1.5 

3.2 

17.2 

18， 24 

23.4， 23.8 

4 

16 

13. 19 

Reference 

Ecotox. 2007 

Ecotox. 2007 

しindenet al.， 1979 

Short and Thrower， 1987 

Kakuno and Kimura. 1987 

Pinkney et al.， 1989 

Ecotox. 2007 

Bushong et al.， 1988 

Shimizu and Kimura. 1987 

Ecotox. 2007 

Ecotox. 2007 
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Table 2.1-3. Priviouslv reported TPTC acute toxicitv values for fish 

Species 

Freshwater fish 

Common carp 

Cyprinus carpio 

Rainbow trout 

Oncorhynchus mykiss 

Marine fish 

Saltwater goby 

Chasmichthys do/ichognathus 

96hrしC50

(μg/し)

19 

37 

18-27 

Reference 

Ecotox， 2007 

Ecotox， 2007 

Shimizu and Kimura， 1991 

τable 2.1-4. Priviously reported cadmium acute toxicity values for freshwater fish 

Species 

Freshwater fish 

Hawk fish 

Cirrhinus mriga/a 

Fountain darter 

Etheostoma fontico/a 

Flagfish 

Jorぬnθ//aflori，ぬe

Fathead minnow 

Pimepha/es promθ/as 

Brook trout 

Sa/v，θ/inus fontina/is 

96hrLC50 

(μg/し)

5300 

11.77-15.7 

2500 

2500 

67-12580 

80-90 

630-72600 

1390-7160 

2200-3510 

5080 

Reference 

Verma et al.， 1984 

Verma et alけ 1984

ξcotox， 2007 

Spehar， 1976 

Ecotox， 2007 

ξcotox. 2007 

Hall et al.. 1986 

Pickering andト-Ienderson，

1966 

Benson and Birge， 1983 

Sherman et al.， 1987 

トlolocombeet al.， 1983 

9 
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Table 2.1-5. Priviously reported cadmium acute toxicity values for marine fish 

Species 

Marine fish 

Sheepshead minnow 
Cyprinodon variegatus 

Mummichog 
Fundu/us heteroc/itus 

Striped killifish 
Fundu/us maja/is 

Green fish 
Gi.トθ//apunctata 

Giant perch 
Lates ca/ca!プ均r

Menidia menidia 
At/antic si/verside 

Tidewater silverside 
Meni匂'iapeninsu/ae 

Striped bass 
Morone saxatIIゐ

White mullet 
Mugi/ curema 

Coho salmon 
Oncorhynchus kisutch 

Red Sea Bream 
Pagrus major 

Guaru 
Poeci/ia vivipara 

Rivulus 
Rivu/us marmoratus 

Flatfish 
Scophtha/mus maximus 

Scorpionfish 
Scorpaena guttata 

Cunner 
Tautogo/abrus adspersus 

96hrしC50
Reference 

(μg/し)

180.3-312.4 Ecotox， 2007 
1230 Hutchinson et al.， 1994 
15900 Roberts et al， 1982 
50000 Eisler， 1971 

12200 Gill and Epple， 1992 
1300-3000 Voyer et al.， 1975 
22000 Eisler amd Hennekey， 1977 

23000-36000 Ecotox， 2007 
27000 Jackim et al.， 1970 

30000-114000 Voyer， 1975 
55000 Eisler， 1971 

21000 正isler，1971 

15700-25900 Kuroshima and Kimura， 1990 

1990-19000 Shazili， 1995. 

6400 Roberts et al.， 1982 

310 Ecotox， 2007 

75 Palawski et al.， 1985 
19900 Ecotox， 2007 

12000 Ecotox， 2007 

1480 Ecotox， 2007 
1500 。innelet al.， 1989 

700-19500 Kuroshima et al.， 1993 

27000 Chung， 1983 

800-32200 Park et al.， 1994 

10000 George et al.， 1996 

62000 Brown et al.， 1984 

25900 Ecotox， 2007 
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Table 2.1-6. Priviously reported naphthalene acute toxicity values for fish 

Species 

Freshwater fish 

Coho salmon，silver salmon 

Oncorhynchus kisutch 

Marine fish 

Pink salmon 

Oncorhynchus gorbuscha 

Tigerfish 

アneraponjarbua 

近似していた。 Cdについては sheepsheadminnow 

で 180.3~ 50000μg/L (Eisler.l971; ECOTO， 

2007) ，マミチヨグで 1300~ 55000μg/L (Eisler， 

1971 ; Voyer et al.. 1975) 及び本試験結果 32000

μg/Lであり，荷魚種の値は近似していた。 TPTC

及びNapについては sheepsheadminnowの値が報

されていないため両魚種の比較はできなかった

が， sheepshead minnowとマミチヨグはほぼ同じ

感受性を示すものと推定された。以上の結果から，

マダイの感受性が非常に高いことが明らかとなり，

日本の沿岸域における各謹の汚染化学物質の影響を

評価するための試験生物として，マダイが有用な試

験魚であることがうかがえる O 小山ら(1992) もマ

ダイが各種汚染化学物質に対して鋭敏で試験魚に適

していることを述べており，本試験においてその高

い感受性からマダイが試験魚、として優れていること

が確認された。

各種化学物質の魚類への毒性影響に関する毒性評

価については，淡水魚を試験魚、として実施されてき

た。そこで，本試験で試験物質として選定した 4撞

類の化学物質について淡水魚と海水魚、における毒性

値の比較を試みた。その結果， Table 2.1回2，2.1-3及

び2.1-6に示したこれまでの既報値について淡水魚

と海水魚、の毒性債を比較した結果， TBTO， TPTC 

及びNapいずれの試験物質においても，海水魚、の

方がより低い毒性値を示していた。特に， TBTO 

については，本試験におけるマダイの急性毒性値

も含めー桁以上低い債を示していた。その一方で，

96hrLC50 
(μg/し)

2100 

2100 

3220 

5600 

1200 

1240-1840 

15500 

Reference 

Moles et al.， 1981 

Ecotox， 2007 

Moles. 1980 

Ecotox 

Moles and Rice， 1983 

Korn et al.， 1979 

Ecotox. 2007 

Table 2.1-4及び 2.1-5に示す Cdの既報の急性毒性

値について，淡水魚と海水魚、の債を比較すると，淡

水魚、の方が海水魚、に比較してー桁以上低い値を示

していた。 Carrollet al. (1979) は淡7Jd号、であるカ

ワマス (Salvelinusjontinαlis) に対する Cdの毒性

が，カルシウムイオンの存在により弱められること

を指摘しており，田端 (1969) もヒメダカ(0ηzzas

latipes) ， ソウギョ (Ctenoρharyngodonidellus)， 

モツゴ (Pseudorasboraρarva) 及びニジマス

( Oncorhynchusηりkiss)に対する亜鉛及び Cdの急

性毒性が，塩化カルシウム，硫酸マグネシウム等の

存在により弱められることを指摘している Oさらに

小山 (1997) は，銅，亜鉛及びCdについて淡水魚、

と海水魚における急性毒性値を比較検討した結果，

淡水魚でより抵い毒性値が得られることを報告して

いる。このように，淡水魚と海水魚、では試験物質に

対する感受性が大きく異なる場合があるため，淡水

域の各種化学物質の魚類への影響評価には淡水魚を

用いることが必須であり，伺様に海域の各種化学物

質の魚類への影響評価には海水魚、を用いることが必

須であることは明らかである。

ここで明らかになったように，マダイは急性毒性

試験魚、には非常に適しているが，ふ化仔魚の餌育

が閤難であり，また餌料の確保に労力を要する等

の理由から，最も鋭敏な時期に毒性試験を行う初

期生活段階毒性試験に用いることはできない。そ

こで，マダイの捜性毒性値を求めるために，稚魚

期からの長期暴露による影響評価を次項以降で行
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う。また，従来，影響評価項目として用いられてき

た成長あるいは死亡の他に，生理学的な影響評価に

ついても次項以降で検討を行うとともに，物質毎

に急性毒性値と慢性毒性値との比がほぼ一定であ

る (Randet aし1995) ことを利用して，マミチヨ

グで求めた急性毒性値及び次項で求める慢性毒性

値である最小影響濃茂 (LOEC，Lowest Observed 

Effect Concentration) 及び無影響濃度 (NOEC，

No Observed Effect Concentration) を用いて，マ

ダイの慢性毒性値の推定の可能性についても次項以

降で検討を加える。

2.2， 理性毒性試験

各種汚染物質の魚類に対する毒性許制では，

OECDテストガイドライン(通臨産業省恭礎

局化学品安全課， 1984al等の急性毒性試験が恭本

的な試験として実施されている。急性毒性試験は，

生死を評値基準に供試物裳の毒性を調べるため，得

られた毒性能は高濃度となる。この急'.'1主毒性1r立に安

全係数を乗じて無影響濃度を推定する方法はよく吊

いられるが，低濃度の供試物質に長期限暴諾して

J支無影響濃度を調べるべきであることは言うまで

もないことである。近年では公害が社会問題となっ

ていた頃に比較して，高濃}主のfヒ字:物質が河川i等に

流出し魚類等の大量艶死等が起きる事はほとんど

なくなってきている。そのため，各種化学物質の古:

性評価についても，生死の特定によって試験物質の

毒性を調べる急1，'1'生毒性試験から，低濃度で、長期間続

く影響を調べる慢性毒性試験に重きが置かれるよう

になってきている。'慢性毒性試験で、ある全生活環毒

性試験にF!Jいられる試験禁l、の代表として，コイ !3の

?~~*魚、 fathead minnow (Pimethalesρromelas)が

よく知られている。全生活環毒性試験は受精卵から

成立i、にいたるまでの全生活環を通して試験を続ける

もので， この fatheadminnowを試革命魚として用い

る場合には，試験期間は約 300日を要することが知

られている (Randet al.， 1995)。このように，慢姐:

毒性試験の実施には急性毒性試験に比較してU'!ifIi]が

掛ることから，より鰭使な手法が求められるように

なり，特に感受性が高いふ化~稚魚期を含む初期j生

活段階に限って試験を実施する初期生活段階毒性

試験が OECDのテストガイドライン 210(OECD 

1992b) に定められ，本手法であれば2ヶ月程度

の試験により慢性影響を評値することができる

(Rand et al.. 1995)ようになった。また，漁網開Jj寺斉1]，

船底塗121あるいは流出油等の汚染問題を契機に，各

種化学物質の水生生物に与える影響の詳細対象範囲

も淡水域から沿岸域~海域へと広がってきており，

海域における汚染物質の慢性影響評仙の重要性も

まっている (Hutchinsonet aU994 ; "¥へTard，1995 ; 

OECD， 1998) 0 特に，わが国では，沿岸域は重要な

漁場でもあり， 日本の沿岸域の各種化学物質の慢性

影響の評価は重要な問題となってきている O しかし

ながら， 日本産の海水魚、についてはその仔稚魚、期餌

育のi君主Itさから，慢性影響を評価するためのより簡

寵な試験法である初期生活段階毒性試験にさえ訣す

る試験魚、は見当たらなし、。そこで，本研究では，ま

ず，選定した 4種類の化学物質の魚類に対する'1要性

毒性値を求めるために.海産の試験魚、として挙げら

れている (APHA-AWWA-WPCF， 1998)マミチヨ

グ (Fzmdulusheleroclilus) を試験魚、として，初~i月

生活段階毒性試験を実施した。次に，初期生活段階

司長官t試月食が実施困難なマダイ (Pagrus mαrjor) に

ついては，辻較的感受性が高い(小LLIら， 1992) と

される稚魚、見!日間体を用いて，慢性若手tt試験に代わる

試験として 8週間暴露試験を行った。さらに，マダ

イを試験魚、として 8週間続度の暴露試験を実施し

成長，生残以外のi鼠液学的検査により'慢性毒性を調

べた。これらの結果を悲に，fM疎開の感受性の差異，

また，慢性毒性の影響評僻項目についても検討を加

えた。

2.2.1. 初期生活段階毒性試験ーマミチヨグを用い

た初期生活段階毒性試験一

アメリカ東海岸の汽水から海水域に生息するメダ

カ日のマミチヨグ (Fzmdulusheleroclitus) を試験

魚として用い， TBTO等の選定した数種の物買に

ついて初期生活段階毒性試験を実施し無影響濃度

(NOEC， No Observed E百ectConcentration) 及

び最低影響濃度 (LOEC，Lowest Observed Effect 

Concentration) を求めた。

2.2.1.1. 実験材料及び方法

初期生活段階毒性試験法は， OECD化学品テス

トガイドライン 210魚類の初期生活段階毒性試験

(通酪産業省恭礎産業局化学品安全課監修， 1984b) 

に準じ，水温 20
0

Cの条件ドで受精後 24時間以内の

マミチヨグ受精卵を用いて実施した。試験物質とし

て選定した，自変化ト 1)ブチルスズ (Bis(tributyltin) 

oxide，以下 TBTOと略記)，塩化トリフェニルス

ズ (TPTC)及び塩化カドミウム (CdC12・2.5H心，

以下 Cdと略記)は半止水式 (24時間勾;に換水)，

ナフタレン(以下 Napとi暗記)は流水式で各試験

を行った。試験濃度は，急性毒性試験で得た 96時
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間半数致死濃度の 1/1000から 11100を上限として

公比 3で濃度を設定し対照匿を含めて， TBTO: 

7濃度[K， 0 (contro]) ，0.012， 0.12， 0.38， 1.2， 3.8 

及び 12μgTBT/L， TPTC: 5濃度l豆， 0 (control) ， 

0.31， 1. 3.1及び 10μgTPT/L， Cd: 7濃度区， 0 

(control) ，20， 63， 200， 630及び 2000μg/L.Nap: 4 

濃度区 o(contro]) ，60， 190，及び 600μg/Lとし

た。 TBTO及び TPTCの試験原液はアセトン(残

留農薬試験用 300，和光純薬工業株式会社，大阪)

にTBTO(純度 96%， Sigma“Aldrich Corporation， 

USA， MO)， TPTC (純度 >98%，東京化成工業株

式会社，東京)それぞれを溶解して諦製したc Cd 

の試験原液は CdCl.). 2.5払o(*，g度 >98%，特級，

和光純薬工業株式会社，大阪)を蒸器水にi容解して

作製したo Napの試験原液は， Nap (純度 >99%，

特級，和光純薬工業株式会社，大坂)をアセトン(残

留農薬試験用 300，和光純薬工業株式会社，大阪)

に溶解した後 Nap-アセトン溶液の1.6倍容の医

薬用硬化ひまし油(HC0-40 白光ケミカルズ、株式

会社，東京)と混溶して作製した。試験は，試験物

質を溶解させたアセトン溶液を水道水に溶解して調

製した試験液をガラス製定量ポンプ (GlassPump 

GMW凶A，東京理東京理化器械株式会社，東京)に

より各水槽に出入し所定の濃度となるように設定

した流水式試験装置を用いて弱く通気を行いながら

実施した(角埜ら， 2001:魚禁・清水， 2002) 0 こ

の試験装置には試験には 60L容のガラス水槽を用

意し各水檎に 20
0

Cに調温した砂ろ過及び活性炭

ろ過海水を毎分 300mL注入するとともに， 60L容

のガラス製水槽を用いて水道水及び試験原液により

調製した試験液をガラス製徹量定量ポンプ (Glass

Pump GMW-A，東京理東京理化器械株式会社，東

京)によりガラスパイプまたはテフロンパイプを通

じ各水槽に 3mLずつ各水槽に注入した。 海水及び

試験液は試験用水槽に導入される|授に，設置されて

いるガラス製ロート内において試験液が海水により

100倍希釈され所定の濃度となり，連続的に希釈が

起こることにより一定の濃度を維持することができ

るO このよう設定した流水式試験装置の各試験用水

槽に熱帯魚用ネットを設けてこれに受精卵を 80i[i!!] 

ずつ収容して試験を開始した。ふ化から 4週目ま

での仔稚魚、には，ふ化後 24時前以内のアルテミア

幼生(北米産， ミヤコ化学株式会社，東京)を投与

しそれ以降は，配合飼料(海水魚用初期飼料

C-700，協和発酵バイオ株式会社，東京)を朝に過

剰量投餌して夕方残餌を除去することにより飽食

させた。評価項目は，ふ化率，生残率，成長(体

重，全長).肥満度，奇形率とした。 TBTOについ

てはまず，死亡率の高かった 12μgTBT/L区を除

き各試験区で試験開始 4週目に生残魚の 113を取り

上げ. MS222 (meta aminobenzoic acid ethylester 

methanesulfonate， SigmaωAldrich Corporation. 

MO. USA)で麻酔した後，全長をノギスで測定し

さらに，ペーパータオルの上で海水を除去して各僧

体の体重を測定した。また 試験区ごとに肉眼的な

形態異常の認められる億円本を記録したc 8 j型自に生

残魚は全て取り上げ， TBTOの4遅日間様にして

全長，体重の測定，及び形態奥常の記録を行った。

さらに次式により肥満度を求めた。

肥満度(conditionfactor) 

体重 (g) -;-全長 (mm):l X 1000000 

TPTC. Cd及び Napのサンプリングについては

TBTOの試験結果を参考に 4遅日に比較して 8週

日でより影響が明確となったことから 8Jl!il EIのみの

サンプリングとし.サンプリング方法等は TBTO

の試験に準じた。

無影響濃度 (NOEC) は. Duncanの多重比較に

より対照包と暴露区とを比較して，有志:水準 5%で

存意差の認められない最も高L、濃度i互の実測濃度と

し，五訂正影響ul度 (LOEC) はこのjj問主のすぐ上の

試!5央区の実測濃度とした。

各試験における試験水中の試験物質濃度は，

験開始時， 4週日 8週日の 3回採水を行い以下の

ようにそれぞれ測定した。 TBTO及び TPTCにつ

いては，高見ら (988) の手法に準じて，試験海

水 1Lに対し酢自主エチル(酢酸エチル 300. 残皆農

試験}日干11光純薬工業株式会社，大阪) -n-ヘ

キサン(ヘキサン 300 残留農薬試験m.和光純築

工業株式会社，大阪) (3: 2v/v) 50mLを添加し振

とう撹枠する:J:ltll:H操作を 2回行し¥守抽出液を合わせ

て:J:rlJ減!王j農縮後，日一プロピルマグネシウムブロミ

ド(東京化成工業株式会社，東京)lmLでブロピ

ル化処理を行い， TBTまたは TPTのプロピル誘

導体を n必ヘキサン(ヘキサン 300 残習農業試験

用，手11光純薬工業株式会社，大阪) lOmLで 21ill:J:111

出した。抽出液を 5mLまで、濃縮しあらかじめ n

ヘキサンlOmLで洗均した Sep♂alピ PlusFlorisil 

cartridge (Waters Corporation. MA， USA) に導

入し口一ヘキサンlOmL で溶出した。~容出液全てを

集め， 0ふnLまで窒素を!吹き付けて濃縮し，テトラ

ブチルスズを内部標準物質(和光純薬工業株式会

社.大Ii&JとL炎光光!支計(島i半製作所製 FPD. 
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向社製 610nmスズフィルター付)付きガスクロマ

トグラフ分析装置(耳RGC-15A，島津製作所，京都)

で測定した。分離カラムはじltla-1 GCカラム(liquid

phase : crosslinked methyl silicone gum， 0.32mmi 

d. x 25m) (Hewlett-Packard， CA， USA) は， t食
出器及び試料注入口温度:260

o
C，カラム温度は

80't (4min)から 250
0

Cに8
0

C/minで昇温して使

用した。

試験水中の CdはJIS工場排水試験法(日本工業

標準調査会， 1993)に準じて測定した。試験水は 0.45

μmのミリポアフィルター (MilliporeCorporate， 

MA， USA)でろ過したものを分析サンプルとした。

分析サンプルは偏光ゼーマン原子吸光分光光度計

(2-8000，株式会社日立ハイテクノロジーズ，東京)

に導入し空気司アセチレンバーナーによるフレー

ム法により試験水中の Cd濃度を定量した。

Napについては分光光度法 (Neffand Anderson， 

1975) より測定した。試験水に n-ヘキサンを加え

て振とう混和により Napを抽出し無水硫酸ナト

リウム(残留農薬.PCB試験用，和光純薬工業株

式会社，大販)によりこの抽出液を脱水処理氏分析

サンプルとして，石英セルを用いて UV-VIS分光光

度計 (UV-1200，島津製作所，京都)により紫外域

220.2nm及び276nmの吸光度を測定し試験水中の

Nap濃度を定量した。

回deadegg 図deadfish ロa包normality .alive 
100 

80 

60 

~ 

10 L S4O 

20 

。
Control 0.01 0.09 0.27 0.83 2.3 9.1 

TBT(μg/L) 

Fig. 2.2.1-1. TBTO effects on hatchability and 
survival mummichog in ELS test. 

2.2.1.2. 結果

T8TO・試験期間中の対日夜区を含む各試験区の実

測濃度(平均値±標準嬬差)はそれぞれ <0.0001，

0.01 ごと 0.002， 0.09 :!: 0.004， 0.27 土 0.011， 0.83 土

0.03， 2.3 :!: 0.41及び9.1:!: 0.17μg TBT/Lであっ

た。 TBTOを試験物質とした初期生活段階毒性

試験の結果について，ふ化率，生残率への影響を

Fig.2.2.1司lに，体重，全長及び肥満度を指標とした

成長への影響を Fig.2.2.1-2~ 4に示した。ふ化率は，

9.1μg TBT/L区を除きいずれの試験区においても

80%程度であったが， 9.1μg TBT/L区では 50%に

も達しておらず 5%の有意水準で有意な減少を示

した(コクラン・アーミテッジの傾向検定) (Fig. 

2.2.1-1) 0 

また， 9.lμg TBT/L区においては，ふ化した個

体も，全体で 40%程度は死滅しており，全期間を

通じた生残率は 10%程度であった。

成長については，体重及び全長を調べた。体重

(Fig.2.2.1-2)については， 4遊日では 0.83μgTBT/L 

以上の濃度度で濃度依存的に体重が減少していた0

8週日ではより低い濃度区においても影響が認めら

れるようになり 0.09μgTBT/L以上の濃度区で濃度

依存的に体重が減少していた。全長 (Fig.2.2.1-3)に

ついても体重と同様に， 4週日では 0.83μgTBT/L 

以上の濃度症で濃度依存的に全長が減少していた。

0.18 

0.16 

30.14 

基0.12

~ 0.1 

4き0.08

..2 0.06 

0.04 

0.02 

0.6 

-!:90.5 
今J

害0.4
3: 
~0.3 
0 

..c 0.2 

0.1 

0 

。
Control 0.01 0.09 0.27 0.83 2.3 

TBT (μg/L) 

8w 

Control 0.01 0.09 0.27 0.83 2.3 9.1 
丁目T(μ g/し)

Fig. 2.2.1・2.TBTO effects on body weight of 
mummichog in ELS test (* : p<0.05，材:p<O.01) . 
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Fig. 2.2.1 -4. TBTO effects on condition factor of 
mummichog in ELS test (* : p<Oβ5，材 p<O.01)

Table 2.2.1-1. NOξC and LOEC of TBTO for mummichog ELS test 

parameter NOECμg/し* LOECμg/L* 

hatching rate 2.3 9.1 
survival rate 2.3 9.1 
abnormality rate 
total length 0.01 
body weight 0.01 
condition factor 0.01 

0.09 
0.09 
0.09 

*: results are expressed as TBT concentration 

8週目ではより低い濃度区においても影響が認めら

れるようになり 0.09μgTBT/L 以上の濃度区で濃度

依存的に全長が減少していた。また， 0.01μgTBT/L 

区では眼球異常， 0.09μg TBT/L IRでは脊椎湾曲ま

たは短躯症をそれぞれ示す形態異常個体が認められ

たが，これらの他に形態異常は認められず試験濃度

との関連が認められなかった (Fig.2.2.1-l)0 一方，

肥満度 (Fig.2.2.1-4)については， 0.27μg TBT/L 

以上の濃度区において，濃度依存的に値が増加する

額向が認められた。これら ふ化率，生残，成長

への TBTOの影響が認められた濃度及び影響が認

められなかった濃度から LOEC及びNOECを調べ

た結果， Table 2.2.1-1に示すように成長(体重また

は全長)への影響を指標とした場合に最も小さい

NOEC: 0.01μg TBT/L及びLOEC:0.09μg TBT/L 

が得られた。

TPTC:試験期間中の対照区を含む各試験区の実

測濃度(平均値土標準偏差)はそれぞれ <0.0001，

0.16土0.004，0.7土0.07，2.2 :t 0.42及び 3.7土 0.70

μg TPT/Lであった。 TPTCを試験物質とした初

期生活段階毒性試験の結果について，ふ化率，生

残率への影響を Fig.2.2.1-5に，体重，全長及び肥満

度を指標とした成長への影響を Fig.2.2.1-6~ 8に示

した。ふ化率は，対照区では 70%程度であったが，

暴露区では 60%桂度であったが，コクラン・アー

ミテッジの額向検定で、は有意水準 5%で差異は認め

られなかった。形態異常の有無に関しては，いずれ

の試験誌においても形態異常を発症した髄体は観

察されなかった。 3.7μgTPT/L区では，ふ化仔魚、

は試験開始4週自までにすべて死亡した (Fig.2.2.1-

5)0成長への影響を体重及び全長を指標として調べ

た。体重 (Fig.2.2.1-6)及び全長 (Fig.2.2.1-7)につ

いて，暴露区と対照区とを比較すると，濃度依存的

に体重または全長が低下する傾向が認められ， 2.2 

μg TPT/L区では対照包に比較して有意な低下を示

した。肥満度 (Fig.2.2.1-8)については， TPTCの

影響は認められなかった。これら，ふ化率，生残，

成長への TPTCの影響が認められた濃度及び影響
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ずれの試験区においても 70%以上を示していたが，

2000μg/L B:では，ふ化後，半数以上の仔魚、が死亡し，

生残魚、のほとんどが脊椎の湾曲を伴う形態異常を発

症していた (Fig.2.2.l-9)。この脊椎湾曲を伴う形態

異常の発症は 530μg/L以上の濃度区で顕著であっ

た。

成長への影響を体重または全長から調べた結果，

2000μg/L 症において体重 (Fig.2.2.l-lO)及び全長

(Fig.2.2.l-1日の有意な低下が認められたが， 530 

μg/L以下の試験区においては， Cdの影響と思わ

れる有意な差異は認められなかった。また，肥満度

については， 530及び 2000μg/Lにおいて濃度依存

角査を

が認められなかった濃度から LOEC及びNOECを

調べた結果， Table 2.2.l-2に示すように成長(体重ま

たは全長)への影響を指標とした場合に最も小さい

NOEC: 0.7μg TPT/L及 び LOEC:2.2μg TPT/L 

が得られた。

Cd:試験期間中の対照底を含む各試験区の実測濃

度(平均値土標準偏差)はそれぞれ <3，16:t 4， 60 

:t 14， 150:t 8， 530土 110及び2000:t 200μg/Lで

あった。 Cdを試験物質とした初期生活段階毒性試

験の結果について，ふ化率，生残率への影響を Fig.

2.2.l-9に，体重，全長及び肥満度を指標とした成長

への影響を Fig.2.2.l司10~ 12に示した。ふ化率はい
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Table 2.2.1-2. NOEC andしOECof TPTC for mummichog正LStest 

parameter NO正Cμg/L* LOECμg/し*

hatching rate 
survival rate 
abnormality rate 
total length 
body weight 
condition factor 

*: results are expressed as TPT concentration 

3.7 2.2 

2.2 
2.2 

0.7 
0.7 
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2.2.1-14 ~ 16に示した。ふ化率については， 480 

μg/LIZで60%をやや下回っており，コクラン・アー

ミテッジの傾向検定では 5%の有意水準で有意な影

響が認められたが，その他の試験毘では対日程度と

ほぼ同じ 70%程度のふ化率を示しており， 5%の有

意水準で、有意な差異は認められなかった (Fig.2.2.1-

13)。生残率については， 480μg/L区で 49%であり

コクラン・アーミテッジの額向検定では 5%の有意

水準で有意な影響が認められたが，その他の試験

区では対煎区とほぼ向じ 70%程度の生残率を示し，

5%の有意水準で、有意な差異は認められなかった

(Fig.2.2.1-13)。すべての試験匿において，形態異常

化学物質に対する海水魚の感受性と種間差

的増加する傾向が認められた。これら，ふ化率，生

残，形態異常の発症，成長へ Cdの影響が認められ

た濃度及び影響が認められなかった濃度から LOEC

及び討OECを調べた結果， Table 2.2.1-3に示すよ

うに形態異常の発症を指標とした場合に最も小さい

NOEC: 150μg/L及びLOEC:530μg/Lが得られた。

Nap:試験期間中の対照区を含む各試験庄の実測濃

度(平均値土襟準備差)はそれぞれ <5，48土13，

120 :t 22及び 480:t 120μg/Lであった。 Napを試

験物質とした初期生活段階毒性試験の結果につい

て，ふ化率，生残率への影響を Fig.2.2.1-13~こ，体重，

全長及び肥満度を指標とした成長への影響を Fig.
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Fig. 2.2.1 -9. Cadmium effects on hatchability and 

survival of mummichog in ELS test 
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Fig.2.2.1ぺO.Cadmium effects on body weight of 
mummichog in ELS test (紳:p<O.Ol) • 

2000 530 15 Control 

Table 2.2.1-3. NOEC and LOξC of cadmium for mummichog ELS test 

parameter NOECμg/ししOECμg/し

hatching rate 530 2000 
survival rate 530 2000 
abnormality rate 150 530 
totallength 530 2000 
body weight 530 2000 
condition factor 530 2000 
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2.2.1.3. 考 察

慢性毒性試験として実施される初期生活段階毒

性試験，全生活環毒性試験について，これまで

に少ないながらも捜性毒性値が報告されている。

TBTOを試験物質とした例では，海水魚、である

sheepshead minnow (Cyprinodon variegates) の

金生活環毒性試験 (Manninget al.， 1999) におけ

る成一長を指標とした NOEC:1.3μg/L及びLOEC・

3.2μg/Lo Cdを試験物質とした例では，淡水魚、の

flagfish vordanella fioridae) を用いて肱から成

熟産卵に至るまでを暴露した試験 (Spehar，1976) 

における産卵を指標とした NOEC: 4.1μg/L及び

角埜

を発症した儲体は観察されなかった (Fig.2.2.1-13)0 

成長への影響について，体重及び全長を調べること

により検討した結果， 120及び 480μg/LIRで濃度

依存的に体重 (Fig.2.2.1-14)または全長 (Fig.2.2.1-15) 

の有意な減少が認められた。また，肥満度について

は480μg/L区でのみ有意な減少が認められた (Fig.

2.2.1-16)。これら，ふイヒ率，生残，成長への Napの

影響が認められた濃度及び影響が認められなかった

濃度から LOEC及びNOECを調べた結果， Table 

2.2.1-4に示すように成長(体重または全長)への影

響を指標とした場合に最も小さい NOEC:48μg/L 

及びLOEC:120μg/Lが得られた。
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Fig. 2.2.1・14.Naphthalene effects on body weight 

of mummichog in ELS test (* : p<0.05， ***: 

p<O.OOl) • 

480 Control 

Table 2.2.1-4. NOξC and LOEC of naphthalene for mummichog EしStest 

parameter NOECμg/ししOECμg/し

hatching rate 120 480 
survival rate 120 480 
abnormality rate 
total length 
body weight 
condition factor 

120 
120 
480 

48 
48 
120 
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LOEC : 8.l，ug/L，成長を指標とした NOEC:16 

μg/L及びLOEC: 31μg/L，淡水魚で、あるカワマス

(Salvel仇ωfontinalis) を用いて 3世代に渡って Cd

に暴露を行った試験 (Benoitet al.， 1976) におけ

る成長を指標とした NOEC:1.7μg/L及びLOEC:

3.4μg/Lがある。これら既報の全生活環毒性試験で

は，いずれも 100日程度の試験期間で成長が重要な

評価項目として許制に用いられている。これらの

報告以外にも，各種化学物質に対する感受性が高

いふ化仔魚、及ぴ稚魚を試験魚、に用いた毒性試験が

報告されている。 TPTCを試験物繋としてニジマ

ス (Oncorhynchusmykiss)のふ化仔魚、を試君主魚、と

した 110日開の試験 (Vrieset al.， 1991)では，成

長を指標とした場合の NOEC:ミ1.2μg/Lが報告

されている o Cdを試験物質として淡水魚 bluegill

(Lψomis macrochindの稚魚、を用いた 22日間の

試験 (Bryanet al.， 1995) では，成長を指標とし

たLOEC: 37.3μg/Lが報告されている。さらに，

Napを試験物質した場合には，淡水魚 cohosalmon 

(Oncorhynchus kisutch) を用いた 40日間の試験

(Moles et al.， 1981)で成長を指標とした NOEC:

370μg/L及び LOEC: 670μg/L，海水筒育の pink

salmon (Oncorhynchus gorbuschα) の稚魚、を用い

た30日間の試験 (Moleset al.， 1981)で成長を指

標とした NOEC:120μg/L及び LOEC・380μg/L

がそれぞれ報告されており，これらの毒性値はいず

れも成長を指標としている O

ここに挙げた試験でも明らかなように，これらの

慢性毒性試験において成長は重要な指標として利用

されており， McKim (1995) も成長及び生残がi霊
性毒性試験の重要な評価項目であるとしている O 本

試験結果においても， Cdを除く TBTO，TPTC及び

Napについて得られた最も低い NOEC及びLOEC

はいずれも成長を指襟とした場合の債であった。初

期生活段階毒性試験，全生活環毒性試験等ではいず

れも小さい髄体について検査を行う必要があること

から，体重や全長の測定は簡便な点からも評価項

目として重要性が高いといえる。本試験結果の Cd

のNOEC及びLOECが成長を指探とした NOEC

及びLOECよりも低い値となったことの原因のひ

とつには， Cdの毒性発現のメカニズムが異なるた

めで，形態異常は粧への毒性影響による遺伝子傷

あるいは他の作用のためであり，成長関害は臨

よりはむしろふ化後の仔稚魚、への影響の結果と考

えられる。 Cd暴露で形態異常発症を指標とした場

合，成長よりも低い影響濃度が得られたが，ふ化

率，生残率を指標とした場合と比較した場合，成長

によるそれと閉じ龍であったことから，他の試験

物質と同様に成長を指標とした NOEC及びLOEC

の重要性は失われていないと考えられる O なお，

Middaugh et al. (1988)は， inland silverside (Menedia 

beryllinα) の脹を l週間 Napに暴露することで形

態異常が発症することを認めており，本試験のよう

に初期目玉から暴露を開始してふ化するまでに 14日

程度を要する暴露試験では，目玉での暴露期間がより

長期となるためより低濃度でも形態異常が発症しや

すくなることも推察された。

本試験においてマミチヨグを試験魚として得られ

た慢性毒性備である NOEC及び LOECはいずれも

低い値を示しており，感度よく試験物質の慢性影響

を評価できたと考えられた。現時点では，慢性毒性

に関する研究例はあまり多くなはいため，海水魚、と

の比較等は検討しにくい状況であるが，今後は，慢

性影響試験の重要度が増すにつれ，慢性毒性値も

積され，それらに基づいた環境影響評価が広まるも

のと考えられた。また，本試験では， 日本産の海産

魚、で実施不可能である初期生活段階毒性試験を米

国産の海水魚、マミチヨグを用いて選定した試験物

質の影響を主に成長を評価項目として試験を実施し

した。この海産の試験魚であるマミチヨグは，これ

らの毒性試験の他にも実験魚、として多方面で利用さ

れており，約 10年前に社会問題となっていた環境

ホルモンの影響評価を行うための試験魚としても

利用されており (Kellyand Giulio， 2000 ;角埜ら，

2001) ，今後も各種化学物質の影響評舗を実施する

際の試験魚、として有益な魚種であると考えられた。

'1量性毒性試験において，成長は重要な測定項目で

あり，さらに既報の仔稚魚を用いた毒性試験におい

ても成長を評価項目として毒性信が求められている

ことから，次項以降では，マダイの稚魚を用いた長

期暴露試験についてもこの成長を重要な評価項目に

位置づけて 4種類の試験物質の慢性毒性値を求めこ

ととした。また，成長以外にも生理学的な評価項目，

たとえば血液学的手法についても報告例があること

から，採血可能なより大型のマダイを用いた試験を

実施して血液学的評価項目から毒性値を求め，成長

等の影響評価項自から求めた影響濃度との比較を行

い，評価項目としての感受性を検討する。

2.2.2. '1聾性毒性試験

一一マダイを用いた長期毒性試験一ー

慢性毒性試験には，受精卵から仔稚魚期までの

期間を試験物質に暴露する初期生活段階毒性試

験，受精卵から成熟産卵するまでの期間について暴
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を行う全生活環毒性試験等がある。これら試験

には数種類の海水魚、が試験魚として用いられてお

り， sheepshead minnow (Cyprinodon variegatus) 

(Manning et aL， 1999)， pink salmon (Oncorhynchus 

gorbuschα) (Moles et aL， 1981)について TBTO

及びNapの慢性毒性債がそれぞれ報告されてい

るO また，各種化学物質に対する感受性が高い仔稚

魚期からの慢性毒性試験についても淡水魚を用い

て実施されており， rainbow trout (Oncorhynchus 

myluお) (Vries et aL， 1991)， bluegill (Lepomis 

macrochirus) (Bryan et aL 1995)， coho salmon 

(Oncorhynchus kisutch) (Moles et aL， 1981)につ

いて，成長への影響を調べることによってそれぞ

れTPTC， Cd及びNapの'1要性毒性値が報告されて

いる O ここでエンドポイントとなっている成長，生

残等は生活段階の初期における非常に重要な評価項

目 (McKim，1995) とされている O 日本の海水魚、で

は初期生活段階を試験することは圏難ではあるが，

安定して飼育できる稚魚、期からの長期毒性試験を実

施し成長等を指標に毒性値を求めることは十分可能

である。そこで，受精卵からの試験が実施できない

海産の試験魚について 稚魚期からの長期暴露毒性

試験の初期生活環毒性試験等の慢性毒性試験の代替

法としての有効性を検討するため，急性毒性試験に

おいて試験物質と選定した TBTO，TPTC， Cd及

びNapについて感受性が高かったマダイの稚魚、を

試験魚、として，これら 4種類の試験物質の長期毒性

試験を実施して成長等を評価項目として無影響濃度

(NOEC)及び最低影響濃度 (LOEC)を明らかにし

マミチヨグのi要性毒性値及び既報の毒性値との比較

検討を行った。

2，2.2，1， 実験材料及び方法

マダイ稚魚、は，和歌山県にある(株)アーマリン

近大から購入した。購入の後，約 1 ヶ月間JII~化を行

い，長期暴露毒性試験に供した。慢性毒性試験は I

試験区につき 60L容量のガラス水槽に設けた流水試

験装置により実施した(魚埜・小山， 2004)。試験に

先立ち実施した急性毒性試験の値及び既報値(角埜・

木村， 1987)を参考に 50尾の供試魚(平均体重 0，59g)

を， TBTOの試験ではoCcontrol) ， 1.2， 8，4，及び50

ng TBT/Lに， TPTCの言式男東ではoCcontrol) ， 0.084， 

0.5及び3.0μgTPT/Lに， Cdの試験ではoCcontroO， 

27， 50， 84μg/Lに Napの試験では o(control) ， 

2， 10及び 50μg/Lにそれぞれ濃度を設定した試験

区に 8適時暴露した。 TBTO及びTPTCの試験原

液はアセトン(残留農薬試験用 300，和光純薬工

業株式会社，大阪)に TBTO(純度 96%，Sigma-

Aldrich Corporation， USA， MO)， TPTC (純度

>98%，東京化成工業株式会社，東京)それぞれを

溶解して調製した。 Cdの試験原液は CdCb・2.5耳20
(純度 >98%，特級，和光純薬工業株式会社，大阪)

を蒸留水に溶解して作製した。 Napの試験原液

は， Nap (純度 >99%，特級，和光純薬工業株式会

社，大阪)をアセトン(残留農薬試験用 300，和光

純薬工業株式会社，大阪)に溶解した後 Nap悶ア

セトン溶液の1.61吾容の医薬用硬化ひまし油(HCO

40， 日光ケミカルズ株式会社，東京)と混溶して作

製した。 活性炭ろ過海水を各濃度区に 400mLlmin

で注入するとともに試験原液を水道水に添加分散

させた試験液 (20Lガラス水捕に貯留)をガラス

微量定量ポンプ (GlassPump GMW-A，東京理

東京理化器械株式会社 東京)にて1.8mLlmin

で注入し一定の濃度を保った。試験期間中，海

水魚用初期試料(協和発酵バイオ株式会社，東京)

を1日に l阻飽食するまであたえた。試験期間中

は試験開始4遅日に供試魚、を訳り上げ， 300mg/L 

MS222 (meta aminobenzoic acid ethylester 

methanesulfonate， Sigma-Aldrich Corporation， 

MO， USA)海水溶液による麻酔の後，担体ごとに

体長及び体重を測定した。試験終了時には生残魚、す

べてを取り上げ，麻酔の後，体長及び体重を11副本ご

とに測定した。さらに次式により肥満度を求めた。

肥満度Cconditionfactor) 

体重 (g) -7-体長 (mm)3 X 1000000 

これらを比較することにより成長への影響を調

べ，無影響濃度 (NOEC)及び、最低影響濃度 (LOEC)

をダネットの多重比較により求めた。

試験における水中の各試験物貿濃度は試験開始時

及び試験終了時に測定した。 TBTO及びTPTCに

ついては， Harino and Fukushima (1992) に準じ

て叫S検出器 (HewlettPackard 5972 series， Palo 

Alto， CA， USA)付のガスクロマトグラフ分車庁装

置 (HewlettPackard 5890 series II， Palo Alto， CA， 

USA) により測定した。 Cdについては JIS工場排

水試験法(日本工業標準調査会， 1993)により，原

子分光光度計 (HitachiZ80000 Polarized Zeeman， 

Atomic Absorption Spectrophotometer， Tokyo， 

]apan) により測定した。 Napについては立芯の手

法(立石， 2000)により GC-MS法で澗定した。なお，

試験期間中 i容存酸素計 (Dissolvedoxygen meter， 
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YSI model 58， YSI Incorporated， OH， USA)によ

り水温及び溶存酸素濃度を， pH計 (Horiba D-21， 

株式会社堀場製作所，京都)により pHを，ハンデイ

S-cゴメーター (YSImodel 30， YSI Incorporated， 

OH， USA) または，により塩分をそれぞれ測定し

水損は 20.0土0.09't，容存酸素濃度は 7.2土0.1

mg/L，酸素飽和度は 97土2%， pHは7.8土0.0，

塩分濃度は 31.0:!: 0.4であった。
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Fig. 2.2.2-2. Standard length of juvenile red sea 
bream exposed to TBTO for 4 and 8 weeks. Error 
bars on figure expressed as standard deviations， 

紳:P < 0.01. 
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2.2.2.2. 結果

T8TO:試験期間中の試験水の TBTOの実測濃度

(平均値土標準備差)は設定値のo(対関毘)， 1.2， 

8.4及び50ngTBT/Lに対しそれぞ、れ <0.1， 0.97 :!: 

0.041， 3.6土0.66及び29土5.5ng TBT /Lであっ

た。試験開始4週日及び8逓自の各濃度区における

マダイ稚魚、の体長，体重及び肥満度への影響につ

いて， Fig. 2.2.2-1に体重を， Fig. 2.2.2-2に体長を，

Fig. 2.2.2-3に肥満度をそれぞれ示した。体重につい

ては， 4週日では明確な影響は認められなかったが，

暴露開始4遅日から 8週自にかけて TBTO暴露芭

では 29ng TBT/L区において試験魚、がすべて死亡

した。また， 8週日の3.6ng TBT/Lでは有意水準1%

で有意な体重の減少が認められた。体長ついても，

体重と同様に 4週自までは影響は認められなかった
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が， 8週日の 3.6ng TBT/Lでは存意 (p<O.01) な

減少が認められた。一方，肥満度については， 4週

日及び8週日いずれにおいても有意な影響は認めら

れなかった。以上の結果から，成長(体重または体長)

を指標とした場合，長期暴露試験毒性値は NOEC:

0.97 ng TBT /L及び LOEC: 3.6 ng TBT /Lであ

り，生残を指標とした場合に長期暴露試験毒性値は

NOEC : 3.6 ng TBT /L及びLOEC: 29 ng TBT /L 

であった。

TPTC:試験期間中の試験水の TPTCの実測濃度

(平均値±標準偏差)は設定値のo(対照区)，0.084， 

0.50及び、3.0μgTPT/Lに対しそれぞれ<0.0001，0.057 

:t 0.028， 0.34 :t 0.019及び1.9土 0.36μgTPT/Lで

あった。試験開始4逓目及び8週日の各濃度区にお

けるマダイ稚魚、の体長，体重及び把満度への影響に

ついて， Fig. 2.2.2-4に体重を， Fig.2.2.2田5に体長を，

Fig. 2.2.2-6に肥満度をそれぞれ示した。 TPTC暴露

では体重，体長及び肥満度に対する影響が4逓自及

び8遊日いずれにおいても明確で、はなかった。しか

し1.9μgTPT/L [互において 4週日までにすべて

の供試魚、が死亡した。これらの結果から，生残を指

標とした場合に長期暴露試験毒性値は NOEC:0.34 

μg TPT/L及びLOEC:1.9μg TPT/Lであった。
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Cd 試験期時中の試験水の Cdの実測濃度(平均

鰻±標準備差)は設定債のo(対照区)， 27， 50及

び84μg/Lに対しそれぞれ <3，27 ::t 6， 50 ::t 12及

び84::t 8μg/Lであった。試験開始4避白及び8週

自の各濃度区におけるマダイ稚魚、の体長，体重及

び肥満度への影響について， Fig. 2.2.2-7に体重を，

Fig. 2.2.2-8に体長を， Fig. 2.2.2-9に肥満度をそれぞ

れ示した。体重については， 4週日の時点では Cd

の影響は明確で、はなかったが， 8週日の時点では 50

μg/L区及ぴ84μg/L匿で有意 (p<O.Ol) な濃度依

存的な減少が認められた。体長についても体重同犠

に4逓自では Cdの影響は明らかではなかったが，

8週自において有意 (p<O.01) な減少が認められ，

その減少は濃度依存的であった。

一方，肥満度については， 4週日の時点で Cdの

影響は明確ではなかったが， 8週日において 27μg/L

区及び84μg/L区で有意な減少がみとめられた(Fig.

2.2.2θ)。このことは，統計処理では有意とならな

かった体重の減少を反映した結果であると考えら

れる O つまり， Fig.2.2.2-7において統計的には有

と判断できなかったが8週自の 27μg/L区の体

は対照ほと比較すると減少傾向にあり，また，

Fig.2.2.2-8において 8週日の 27μg/L誌では対照区
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との差異はほとんど認められないため，計算処理に

より 27μg/L毘の 8週日の肥満度が減少した値を示

したことを反映したものと考えられる O 本研究にお

けるこれまで成長を指標とした影響評価では，全て

統計処理に基づき判訴しているため，成長に対す

るCdの影響は 50μg/L以上の濃度で認められたと

判断した。 J--j、上の結果から，成長を指標とした場

合に長期暴露試験毒性舘は NOEC:27μg/L及び

LOEC : 50μg/Lであった。

Nap: 試験期間中の試験水の Nap の実ì~1j濃度(平

均値土標準偏差)は設定値のo(対照区)，2， 10及

び50μg/Lに対しそれぞれ <0.01， 1.1:i: 0.3， 7.4土

1.4及び31土8.2μg/Lであった。試験開始4週日及

び8週日の各濃度誌におけるマダイ稚魚、の体長，体

重及び肥満度への影響について， Fig. 2.2.2-10に体

を， Fig. 2.2.2-11に体長を， Fig. 2.2.2-12に肥満度

をそれぞれ示した。 体重への影響は 4週日では明確

ではなかったが， 8週日では対照匿に比較して濃度

依存的に減少しており， 31μg/Lほでは 1%の有意

水準で、有意で、あった。

体長については， 4逓目においては Napの影響は

明確でなはなかったが， 8週日において 5%の有意
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水準において統計的な有意表は認められないものの

高濃度の 31μg/L誌で体長が減少する傾向が認めら

れた。理満度については， 4週目では顕著な差異は

認められなかったが， 8週日では 7.4μg/L区及び31

μg/L区において有意な減少が認められた。 以上の

結果から，成長を指標とした場合に長期暴露試験毒

性値は NOEC:7.4μg/L及びLOEC:31 TPTμg/L 

であった。なお，肥満度については， 7.4μg/L区8

逓自の体重の減少傾向を反映したために， 8週自の

7.4μg/L区で計算上有意な際として現れた可能性も

あるため，体重への影響を判新基準として NOEC

及びLOECを求めた。

2.2.2.3. 考察

マダイの稚魚、を用いて 4種類の長期暴露毒性試

験の結果， Table 2.2.2.1に示す題性毒性値を得るこ

とができた。マダイにおいて，長期暴露毒性試験は

TBTO， Cd及びNapともに成長を指標とした場合

に最も小さく， TPTCについては生残により長期

暴露試験毒性能を得ることができた。一方.マミチヨ

グの初期生活段階毒性試験により得られた 4種の試

験物質に対する NOEC及びLOECについて評他項

目毎にまとめた Table2.2.2-2においては， Cdを除

き， TBTO， TPTC及びNapともに成長を指標と

した場合の慢性毒性値が，ふ化率，生残及び奇形率

に比較して最も小さい値を示した。一方 Cdの慢性

毒性は奇形率により最も感度よく影響を評1r罰するこ

とができた。

Table 2.2.2-1. Chronic toxicity values offour chemicals 
to juvenile red sea bream 

Chemicals Parameter NOECμg/L LOECμg/l.. 
TBTO body weight O.∞097* O.∞36* 

body length 0∞097* 0∞36* 

SUrvl四 O.∞36* 0泣 9*
TPTC body weight >0.34料

body length >0.34林

su刊 ivaI 0.34** 1. 9林
Cd body weight 27 50 

body length 27 50 

survival 迄84 >84 

Nap body weight 7.4 31 

body length 7.4 31 

surviv討議31 >31 
* : expressed as μgTBT /し

** : expressed as μgTPT /L 

しかし奇形率は，他の TBTO，TPTC及び

Napについては必ずしも明確に影響を評価するこ

とはできなかったことから Cdのような腔に特異

的な影響与える化学物質について鋭敏に影響を評価

できる項目であると推察された。また，これまでの

試験結果から， 4種類の試験物質に対するマダイと

マミチヨグの長期暴露試験(あるいは'1謹性)毒性値

を比較すると， TBTO， Nap及びCdについては，

マダイはマミチヨグに比較して 10分の l程度毒性

値が小さく， TPTCの毒性についてマダイはマミ

チヨグに比較して 2分の l倍程度小さい債を示し

た。このマダイとマミチヨグの毒性値の差異につい

ては，帯魚種について急性毒性値を調べた前出の 2.

1 .急性毒性試験における結果で認められた簡向と

類似していた。つまり，急性毒性試験の結果でも，

TBTO， Cd及びNapにおける急性毒性僚はマダイ

のほうがマミチヨグに比較して 10分の l倍程度小

さく， TPTCについては，マダイ，マミチヨグとも

に近似した毒性笹を示していた。この結果は，物質

ごとに，慢性毒性値と急、性毒性値の比率がほぼ一定

であることを示すものであり， Rand et al. (1995) 

が述べている物紫毎に急性毒性値と慢性毒性舗との

比がほぼ一定であるということが，改めて日本産の

海水魚においても確認できた。

TBTOの既報値では，海水魚 sheepshead

minnow (Cyprinodon variegates)の成長を指標と

した NOEC:3.2μg/L及びLOEC:1.3μg/L(Manning 

et al.， 1999)， TPTCではニジマス(Oncorhynchus 

Table 2.2.2-2. Chronic toxicity values of four chemicals 
that estimated with early life toxicity test 

Chemicals Parameter NOECμglし LOECμg/L

TBTO hatching rate 2.3* 9.1* 
survival rate 2.3* 9.1ネ

abnormality rate 
total length 0.01* 0.09* 
むodyweight 0.01* 0.09* 
condition factor 0.01* 0.09* 

TPTC hatching rate 
survivalγate 2.2キ* 3.7** 
abnormality rate 
total length 0.7** 2.2** 
body weight 0.7** 2.2** 
condition factor 

Cd hatching rate 530 2000 
survival rate 530 2000 
abnormality rate 150 530 
total length 530 2000 
body weight 530 2000 
condition factor 530 2000 

Nap hatching rate 120 480 
survival rate 48 120 
abnormality rate 
total length 48 120 
body weight 48 120 
condition factor 120 48 

ホ expressed as μgT包丁 /L
** : expressed as μg TPT /L 
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mykz"ss) のふ化仔魚の成長を指標とした場合の

NOEC:ミ1.2μg/L(V ries et al.. 1991)， Cdでは，

淡水魚の flagfishvordanella floridae) の産卵を

指標とした NOEC: 4.1μg/L及びLOEC: 8.1μg/L 

(Spehar， 1976)，成長を指標とした NOEC:16μg/L 

及び LOEC: 31μg/L (Spehar， 1976)， 淡 水魚で

あるカワマス (Salvelinusfontinalis) の成長を指

1票とした NOEC:1.7μg/L及び LOEC:3.4μg/L 

(Benoit et aし1976)，淡水魚 bluegill(Lepomis 

macrochirus) の稚魚、の成長を指標とした LOEC:

37.3μg/L (Bryan et al.. 1995)， Napでは，淡水

魚、 cohosalmon (Oncorhynchus kisutch) の成長

を指標とした NOEC: 370μg/L及び LOEC: 670 

μg/L (Moles et al.. 1981)，海水餌育の pinksalmon 

(Oncorhynchus gorbuscha)の稚魚、の成長を指標と

した NOEC:120μg/L及びLOEC:380μg/L (Moles 

et al.. 1981)がそれぞれ報告されている O 本試験結

果のマダイ稚魚、を用いた長期暴露毒性試験により

得られた毒性値について既報債との比較を行うと，

TBTO， TPTC及びNapについては，前出のマミ

チヨグによる初期生活段階毒性試験の慢性毒性値を

含めてもマダイが最ーも低い毒性値を示していた。一

方， Cdについては，マダイは他の海水魚と比較し

でも感度良く影響を評価できることが明らかであっ

たが，淡水魚の方がより低い毒性値を示していた。

Cd等の重金属について， Caイオン Mgイオン

の存在によりその毒性値が弱められることがJones

(1938)， Carinns and Scheier (1957)， Lloyd (1960)， 

田端 (1969)等の報告がある O 淡水魚が海水魚、に比

較して Cdに対して感受性が高い傾向を示す原因に

は，淡水に比較して海水には非常に多くの Mgイ

オン(約 0.13%)，Caイオン(約 0.04%) (荒木ら，

1985)等の 2価イオンが含まれていることが大きく

寄与するものと考えられ， Caあるいは抗gイオン

に影響を受ける重金属の毒性評価に当たっては，淡

水魚、との単純な比較が菌難であることを常に念頭に

くべきである。

以上の結果から，マダイは試験魚として非常に感

受性が高く，また，稚魚の長期暴露試験を実施して，

成長を指標とすることにより感度良く化学物質の

長期暴露影響を評価できることが明らかとなった。

したがって，マダイ稚魚、の長期開暴露試験はマミ

チヨグの初期生活段階毒性試験の代替法として使用

できるものと考えられる。その一方で、， Johansson 

Sjobeck and Larsson (1978) は海水魚、 flounder

(Pleuronectes fiesus) をCdに9逓間暴露する試験

を実施し血液学的な検査を行うことで LOEC・6.2

μg/Lという非常に低い毒性値を報告している。そ

こで，次項において，マダイを試験魚、として血液学

的な検査項目による 4種類の試験物質に対する慢性

毒性値を求め，成長等の指標との検査項目による影

響評価の感度の違いについても検討を加える O さら

に，マダイ及びマミチヨグで確認された慢性毒性値

と急性毒性値の比率が一定であることを利用した慢

性毒性債の推定についても次項以降で検討を加え

る。

2.3. マダイにおける血液性状による慢性毒性評舗

我々の周りにある化学物質の取扱い等について

は，地球環境への影響を減らすように種々の検査，

規制等の取り組みがなされてはいる O しかし水生

生物への各種汚染物質の低濃度で長期にわたる影響

について懸念されるようになり，急性毒性値から慢

性毒性値を推定するのではなく擾性毒性試験を実

際に実施して得られたi望性毒性値の重要性が増して

いる O 慢性毒性試験では，ふ化率，成長等への影

響をより低い濃度で長期間にわたり供試物震に暴

露して調べるが，この他にも，死亡率以外で，生

理学的，生化学的項目等による影響評価を行う方

法があり (Benoitet a1.l976 ; Larsson et al.. 1976 ; 

田端， 1980 ; Bruggemann，l995)，中でも生理，生

化学的項目の重要性が指摘されている (Larssonet 

al.. 1985)0生理，生化学的項目の中には，有機1)ン

系農薬ーコリンエステラーゼ(馬場・奈良， 1977)， 

環境エストロゲンーピテロジェニン(清水， 1999) 

等特異的に，かつ鋭敏に影響を検出できる項目も知

られている。また，ほ乳類を用いた OECDテスト

ガイドライン(通商産業省基礎産業局化学品安全課，

1984c)及び化審法における試験(厚生省生活能生

局企画課生活化学安全対策室， 1987)では，毒性試

験の過程で有害物質のもつ有害性を生化学レベルで

検索する重要な技法として血液検査が位置づけられ

ており(小島， 1975)，魚類においても広範な化学

物貿の影響を調べるためには，血液検査の利用は有

益であると考えられる。各種生理生化学的な検査項

目の中でも，血液を中心とした検査は検査法が最も

進歩しており， ヒトに用いられる手法がある積度そ

のまま魚類にも転用できるため，比較的簡便な検査

である O 魚類における生理生化学的研究において

も，種々の汚染物質の影響により貧血，血竣成分の

変動等が生じることが報告されている (Wedemeyer

and McLeay， 1981; 山本， 1981)。これらの症状

が重篤になると個体は死に至ることもあることか

ら，lIIl液性状の変動は'慢性影響を反映するものと考
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Table 2.3-1. Previous reported LOEC and NOEC values based on growth， hematological 
and histopathological parame七.ersof fish 

Chemical Species Duration 

T8TO 
Freshwater官sh

Oncorhynchus mykiお 28days 

Effect ト10EC
mesurement 

Ht 

LOEC 

比五とi
Ref. 

8ruggemann et al.， 
1995 

Oryzias /atipes 4 weeks Histopathology 0.32 Wester et al.， 1990 
Poeci/ia reticu/ata 1 month Histopathology 0.1 0.32 Wester et al.， 1990 
Saltwater fish 

…….Ç.'tf2[LiJçffgl!.段1!tf;..E!.tlJ&...圃…2乱期比一..9.r.Q\告さ.hQL..…ムミ嗣嗣…一一....~tL..…点J主日[li[lK~1.~J".lil.Q.L
TPTC 

Freshwater時sh

日目…Cd

Freshwater苛sh
Jor，ぬne//af10円ぬe 100days Spawning 4.1 8.1 Spehar， 1976 
Jordane//a f1o，げdae 100days Growth(1.) 16 31 S口ehar，1976 
Lopom危 macrochirus 22days Growth(l.， wt.) く37.3 37.3 8ryan et al.， 1995 
Lopomis macrocかんs 22days Feeding く37.3 37.3 8ryan et al.， 1995 

Oncorhynchus mykiss 21days R8C 4 12 
Lowe-Jinde and 
Niimi，1986 

Oncorhynchus mykiss 18weeks Ht 10 
Haux and Larsson， 
1984 

Pimepha/es prome/as 14dav Growth(wt.) 3 >3 Suedel et al.， 1997 
Puntius conchoniυs 30days R8C， Hb く630 630 Gill and Pant， 1985 

Sa/ve/inus fontina/is 8weeks Hb ミ6.35 >6.35 
Christensen et al.， 
1977 

2nd 
Sa/ve/inus fontina/is generation Growth(wt.) 1.7 3.4 Benoit et al.， 1976 

16weeks 
Saltwater fish 

Cyprinodon variegatus 7days Growth(wt.) 560 1000 
Hutch inson et al.， 
1994 

P/euronectes f1esus 9weeks RBC， Ht， Hb く6.2 6.2 
Johansson-Sj凸beck
and Larsson， 1978 

..…嗣fjp.!!lζQ!l!tcztl!!ι f/..e./i!!L..……斗弘司，Y.L.一一.Jjj:.，…幽組…..1..QQ..……ー-ー.19.QQ.....…ム号rfifi.QIJ.~L~L，.1.~1.具一
Naphthalene 

Freshwater告sh
Oncorhynchus kisutch 40days Growth(l.， wt.) 370 670 Moles et al.， 1981 
Pimepha/es prome/as 30davs Growth 
Saltwater fish 
Menidia bery!lina 7，8days Abnormality 

Micropogonias undu/atus 5.8weeks GSI 

OncoIカビ'(/chusgorbuscha 30days Growth匂t.)

えられる。 Table 2.3-1には既報の慢性毒性値を取

りまとめたものである。

本研究で選定している世界的に問題となっている

環境汚染物質である有機スズ化合物の中で酸化トリ

ブチルスズ (Bis (tributyltin) oxide. 以下 TBTO

と自略告記)で、は淡水魚魚、及び

フエニルスズ (Triphenyl比ti泊nCαhloride. 以下 TPTC

と略記)で、は淡水魚について，未だに汚染が問題に

なっているカドミウム(以下 Cdと略記)では多く

の淡水魚について，油市染に関連するナフタレン

(以下 Napと略記)では淡水魚及び海水魚、について，

それぞれ慢性毒性値である最低影響濃度 (LOEC).

無影響濃度 (NOEC) がいくつかそれぞれ報告され

ている o i炎:オt魚、ニジマス(Oncorhynchμs mykiss) 

に対する Cdの影響を調べた研究 (Lowe-Jindeand 

450 850 DeGraeve et al.， 

550 M iddaugh et al. 1988 

話500
Thomas and 
Budiantara. 1995 

120 380 Moles et al.， 1981 

Niimi. 1986) では赤血球数を指標として，試験物質

による赤血球数の減少という貧血の発症から慢性

毒性値 NOEC:4μg/L及ぴ LOEC:12μg/Lを示し

ており，海水魚、 flounder (Pleuronectes fiesus) に

対する Cdの影響を調べた研究 (Johansson-Sjobeck 

and Larsson. 1978) においても，血液性状の赤血球

数，相対赤血球容積(ヘマトクリット，以下五tと

略記)及び血色素量(ヘモグロビン量，以下 Hbと

略記)を調べこれらの低下，つまり貧血の発症の指

標に NOEC:< 6.2μg/L及び LOEC: 6.2μg/Lとい

う非常に低い毒性値が明らかにされている。これら

のことから，期液性状はかなり鋭敏に汚染物質の影

響を評価できる項目であること考えられる。しかし，

'慢性毒性試験については，古くから水生生物に関す

る毒性が研究されている Cdについても報告側は多
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いとはいえない。さらに，海域の影響に必須な海水

魚を用いた生理，生化学的影響評価を含めた慢性毒

性試験の報告究は非常に少ないのが現状である O

これまでの本研究結果から， 日本産の海水魚、マダ

イを試験魚、として急、性毒性試験及び慢性毒性試験

を実施した結果，試験物質として選定した TBTO，

TPTC， Cd及びNapについて，マダイの示す毒性

値はこれまでに報告されている毒性値に比較しでか

なり低い値を示していた。マダイは化学物質による

影響を鋭敏に示す試験魚、であることが明らかになり

つつあり，生残，成長以外の項目として検査が簡便

な由液性状による影響評価がマダイについても応用

できれば，各種化学物質の魚類に対する多角的な影

響評価にも繋げることができるためその意義は大き

いと考えられる。そこで¥血液性状の評価項自とし

ての感度等を調べるため 採血可能なマダイを用い

て4種類の試験物質についての慢性毒性試験を実施

して最低影響濃度 (LOEC) 無影響濃度 (NOEC)

を求めるとともに，暴露期間，試験魚、の大きさ等に

よる感度の違いを検討するとともに，本章の最後で，

種々の影響評価項自の感度等についても考察を加え

た。

2.3.1. 実験材料及び方法

試験魚、であるマダイは，前団法人静岡県温水利用

研究センターまたは神奈川県栽培漁業協会から入手

して中央水産研究所横須賀庁舎で蓄養したものを

試験に供した。試験開始時のマダイ体重は， TBTO 

暴露では， 1由自が 11.7土l.lg(平均値太標準備

)， 2田自が 87.2:t 22.1g， TPTC暴露では 272.4

土 32.9g，Cd暴露では 149.0:t 15.7g， Nap暴露で

は68.0土1O.7gであった。

TBTO暴露試験:TBTO暴露は流水式の希釈装

置 (Kimuraet al.， 1971) を用意し l濃度区当た

りl水槽(小型魚、:60L容ガラス製水槽，大型;魚、:

180L容ガラス製水槽)を用意した。試験は， 1四

日:小型魚、の暴露， 2及び3四日.大型魚の暴露

の合計3聞を実施した。既報の文献値(角埜・木

村，1987) 及びあらかじめ実施した平均体重 380g

マダイを用いた 48持陪急性毒性試験の結果を参考

にして各濃度を設定し， 1囲自 :2μgTBT/し 0.7

μg TBT/L及び無添加対照区に平均体重 11.7gの

マダイを 11尾ずつ， 2回目:0.120μgTBT/し 0.04

μg TBT/L及び無添加対照区に平均体重 87.2gのマ

ダイを 5尾ずつ収容し 4週間期11致後の 9逓関暴露，

3回目 :2μgTBT/L， 0.7μg TBT/L及び対照誌に

平均体重 87.2gのマダイを 7尾ずつ収容し 4週開馴

致後の 8週間暴露を行った。各濃度IZ水槽 (180L

容)には，アセトン(残留農薬試験用 300，和光純

薬工業株式会社，大阪)に溶解した TBTO(純度

96%， Sigma-Aldrich Corporation， MO， USA) を，

遮光したガラス瓶中の脱塩素した水道水に添加分散

させた試験原液を，ガラス製微量定量ポンプ (Glass

Pump GMW-A，東京理東京理化器械株式会社，東

京)により，各水槽に注入する海水(約 300mLl分)

に添加し所定濃度の試験水を調製した。なお，水槽

中の水の交換率は 11回/日であった。試験中の水

温は約 20
0

Cに謂整し少量の通気を行い，体重の

3%の日本農産工業(株)製マダイ育成用配合飼料

をl日1回与えた。試験期間中の溶存酸素濃度は溶

存酸素計 (Dissolvedoxygen meter， YSI model 58， 

YSI Incorporated， OH， USA) により測定し全て

の暴露区で 5.4mg/L(酸素飽和度 80%)以上であっ

た。なお，試験水の TBTO濃度は 1週間毎にガス

クロマトグラフ法(高見ら， 1998) により測定した。

TP丁C暴露試験:TPTC暴露も上記 TBTO暴露と

同様に流水式で実施した。試験は 1濃度誌につき

1水槽 (180L容ガラス製水槽)とした。あらかじ

め実施した平均体重 240gのマダイを用いた 48持

間急性毒性試験の結果を参考にして，設定値で 3.6

μg TPTC/L， 1.2μg TPTC/L， 0.4μg TPTC/L及び

無添加対照医に平均体重 272.4gのマダイを 10尾ず

つ (0.4μg/Lのみ 9尾)収容し 4遊間の予備飼育

の後， 8週間暴露を行った。各濃度区水槽には，ア

セトン(残習農薬試験用 300，和光純薬工業株式会

社，大阪)に溶解した TPTC(純度 >98%，東京化

成工業株式会社，東京)を，遮光したガラス瓶中の

脱塩素した水道水に添加分散させた試験原液を，ガ

ラス製微量定量ポンプ (GlassPump GMW-A，東

京理東京理化器械株式会社，東京)により，各水槽

に注入する海水(約 300mLl分)に添加し所定濃度

の試験水を調製した。なお，水槽中の水の交換率は

11阻/日であった。試験中の水j昆は約 20
0

Cに調整

し少量の通気を行い，体重の 1~ 1.5%の日本農

(株)製マダイ育成用配合飼料を 1日l回与

えた。試験期間中の溶存酸素濃度は全ての暴露包で

5.4mg/L (酸素飽和度 80%)以上であった。なお，

銅育水の TPTC濃度は 1週開毎にガスクロマトグ

ラフ法(高見ら， 1998) により測定した。

Cd暴露試験:Cd暴露も流水式で実施した。試験

は1濃度度につき l水槽(l80L容ガラス製水槽)

とした。あらかじめ実施した平均体重 531gのマダ

イを用いた 48時間怠性毒性試験の結果及び既報値

(小山ら 1992) を参考にして，設定値で 0.36mg/L，
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0.06mg/L. O.Olmg/L及び無添加対照区に平均体重

149.0gのマダイを 12尾ずつ収容し. 4週間の予繍

飼育の後.8週間暴露を行った。各濃度度水槽には，

遮光したガラス瓶中の脱塩素した水道水に CdCl2 • 

2.5H20 (純度 >98%. 特級，和光純薬工業株式会社，

大阪)を添加i容解させた試験原液を，ガラス製微量

ポンプにより，各水槽に添加すると問時に海水

も注水し所定濃度の試験水を調製した。なお，水槽

中の水の交換率は約 10困/日であった。試験中の

水温は約 20
0

Cに調整し少量の通気を行い，体重

の3%の日本農産工業(株)製マダイ育成層配合飼

料を l臼l回与えた。試験期間中の溶存酸素濃度は

溶存酸素計 (Dissolvedoxygen meter. YSI model 

58. YSI Incorporated. OH. USA) により測定し全

ての暴露尽で 5.4mg/L(酸素飽和度80%)以上であっ

た。なお，試験水の Cd濃度は 1週間毎に ]IS工場

排水試験法(日本工業標準調査会. 1993)に準じて

ーアセチレンバーナーによるフレーム法により

測定した。

Nap暴露試験:Nap暴露は流水式とし. 1濃度区

当たり 1水槽(l80L容ガラス製水槽)を用意した。

あらかじめ実施した平均体重45gのマダイを用いた

96時間急性毒性試験の結果を参考にして，本試験で

は平均体重 68gのマダイを吊いて設定値で 4mg/L.

1mg/L. 0.25mg/L. 0.07mg/L及び無添加対照区

にマダイを 18尾ずつ，助剤対照区(試験水中の助

剤の濃度は，アセトン:8.7mLlL及び HCO-40・

17.3mg/L)には 7尾を収容し 4適時の予備飼育の

後. 8遊間暴露を行った。試験原液は. Nap (純度

>99%. 特級，和光純薬工業株式会社，大販): 19 

に対して，分散剤としてアセトン(残留農薬試験用

300. 和光純薬工業株式会社，大阪): 5mL及び医

薬用硬化ひまし油 (HCO-40. 日光ケミカルズ株式

会社，東京): 8gの割合で混合した液体色脱塩素

した水道水に分散させて作製した。試験原液をガラ

ス製微量定量ポンプ (GlassPump GMW同A.東京

理東京理化器械株式会社，東京)により，各水槽に

注入する海水(約 300mLl分)に添加して試験液を

調製した。また，アセトン及びHCO-40のみを加え

た助剤対照区と，無添加対照区も設けた。なお，水

槽中の水の交換率は 12由/臼であった。試験中の

水温は約 20
0Cに調整し少量の通気を行い，体重

の2%の日本農産工業(株)製マダイ育成用配合館

料を 1日1回与えた。試験期間中の溶存酸素濃度は

溶存酸素計 (Dissolvedoxygen meter. YSI model 

58. YSI Incorporated. OH. USA) により測定し

全ての暴露区で 5.4mg/L(駿素飽和度 80%) 以上

であった。なお，試験水の Nap濃度は. Neff and 

Anderson (1975) の方法に準じて UV吸光光度法

により l週間毎に測定した。

検査項目等:試験魚、はそれぞれ所定の尾数を取り上

げて. MS222 (meta aminobenzoic acid ethylester 

methanesulfonate. Sigma-Aldrich Corporation. 

MO. USA) (500μg/L) またはフエノキシエタノー

ル(和光純薬工業株式会社，大阪) (500μg/L)の

海水溶液により麻酔をかけた後，ヘパリンを塗布し

たプラスチック製ディスポーザブルシリンジ(注

射針 20G) を用いて尾柄部の血管穿刺により採血を

行った。血液性状の検査項目は，全血について，赤

血球数(以下 RBCと略記)(トーマの算定猿(山口，

1970)). Ht 値(ミクロヘマトク 1)ット法(McGovern

et al..l955). 及び Hb量 (SLS-ヘモグロビン法

(大城ら. 1981) である。また，赤血球数. Hb 

及びHt値の低下として把握される貧血について，

Wintrobeの赤血球恒数による分類 (Wintrobeet 

aL. 1974) に基づいた診断が現実的かっ重要と考え

られている(宮崎. 1979) 0そこで，以下の式から

赤血球憤数である赤血球の平均的な大きさを表す平

均赤I鼠球容穣 (MCV). 赤血球 11囲に含まれる平均

的な Hbの量である平均赤血球血色素量 (MCH).

及び全赤血球(容積)に含まれる Hbの平均的な濃

度である平均赤血球血色素濃度 (MCHC) をそれ

ぞ、れ算出した。

MCV(μm3) = Ht(%) IRBC (104/mm3) x 1000. 

MCH(pg) =Hb (g/dL) IRBC (104/mm3) x 1000. 

MCHC(%)ロ狂b(g/dL)/Ht(%)x 100 

貧血とは，その個体の全血液量と全赤血球容積の

絶対的な減少をさし，ヒトの場合には畠液性状の正

常値の下限値を下回る場合に貧血と判断される

崎. 1979)0 魚類の場合， ヒトの場合のような正常

値が明確になっていないため，対照区との比較によ

り統計的に有意な減少がRBC. Hb量または Hd直

に認められれば貧血として影響を評価することがで

きる O また， ヒトの場合，貧血の発症が認められた

ときにこれらの赤血球恒数により.MCVが80μm3

>の場合に小球性• 80 ~ 100μm3の場合に正球性，

100μm3<の場合に大球性にまた. MCHCについて

も30%>の場合に低色素性. 30 ~ 36%の場合が正

色素性. 36%<の場合に高色素性に，それぞれ貧血

が分類される。魚類においては，ヒトのような正常
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範聞が明らかではないので，対照区の MCVまたは

MCHCと比較して統計的に有意な差異があった場

合. Wintrobeの赤血球値数による分類に準じてそ

れぞれ貧血を分類することとした。

得られた結果は. Dunettの多重比較により対照

区と暴露区の平均値の有意差検定を行い，上記の貧

血の発症の有無及び、貧血の分類を行った。また，全

ての暴露試験の排水は排水処理施設にて処理を行っ

た。

2.3.2. 結 果

T8γ0暴露:暴露期間中の各濃度臣の TBTO実測

濃度は TBT換算で. 1回目は設定濃度 2μg/Lが

1.59 :!: 0.29μg/L. 0.7μg/Lが0.66:!: 0.06μg/L. 2回

目は設定濃度 0.120μ/Lが 0.112:!: 0.009μg/L. 0.04 

μg/Lが 0.031:!: 0.006μg/L. 3回目は 2μg/Lカf設

定濃度1.98:!: 0.45μg/L.0.7μg/Lが0.52:!: 0.05μg/L. 

対照区は検出限界(<O.OOlflg/L)以下であった。

l回目の小型マダイ(平均体重 11.7g) の暴露で

は. 8週日までに 0.66μg/L誌で 2尾の死亡が認め

られたほか. 1.59μg/L毘では 4週目に取り上げな

かった全個体6尾が6週自までに全て死亡した。血

液性状についての結果は Table2.3-2に示すように，

4週目では1.59μg/L区で RBCが対照区の 60%に，

Ht値は 40%強に，日b量は 60%にそれぞれ有意

(p<O.Ol)に減少しており，また.MCVも存意に減少，

MCHCは有意 (p<O.Ol)に増加していた。 8逓日

の 0.66μg/L毘では. RBC. Ht 値，日b量. MCV. 

MCH及び MCHCに有意な差異は認められなかっ

た。従って. RBC. Ht 値及び Hb量の減少から判

断して 4週自の1.59μg/L誌で貧血が発症したと考

えられ，また. MCVの減少及び MCHCの増加が

認められたためその貧血は小球性高色素性の貧血に

分類された。

2回目の大型魚(平均体重 87.2g) の試験では暴

露終了までに 0.112μg/L医では l尾，対照区では

水槽から飛び出したことにより 1尾が死亡したが，

0.031及び0.1124μg/Lの9週間暴露では貧血の発症

は認められなかった (Table2.3-3) 0 3回目の大型

魚、(平均体重 87.2g)の試験では.1.98μg/L区で 1尾，

0.52μg/L医では 1尾の死亡がそれぞれ認められた。

血液性状についての結果は Table2ふ4に示した。 4

週自の1.98μg/L区において Ht値が対照度の 70%

にまで有意 (P<0.05)に減少していた。 8週日では，

0.52μg/L区で Ht債が対黒区の 76%に有意な減少

し. 1.98μg/L匿では RBCが対照区の 80%に. Ht 

f直が 65%に. MCVの有意な減少及び MCHCの有

意 (P<O.Ol) な増加がそれぞれ認められた。 Ht値

の有意な減少から 4逓自では1.98μg/L毘で. 8週

目では 0.52μg/L区以上でそれぞれ貧血が発症した

と判断された。

また，このときの貧血について赤血球恒数に基づ

く分類を行うと. 4週日の1.98μg/L[Rでは統計的

な有意差はないものの MCVがやや減少し MCHC

Table 2.3-2. Effects ofbis(tr・トnωbutyltin)oxide (TBTO) on hematological parameters (mean 土SD)ofred sea 

bream (BW: 11.7 g). 

TBTO RBC Ht Hb MCV MCH 恥1CHC

nomm問I悶al(det旬加e創rmm巴d) 

concentratlOn 

(μgTBT/L) (104/mm3) (%) (g/dL) (μmO
) (pg) (%) 

4weeks 

Control (n=5) 274::1:: 40 46.6ごと4.3 6.5::1::0.4 172::1::23 24.2土3.7 14.1土1.7

0.7 (0.66) (n=5) 203::1:: 62 37.0こ士5.7 5.7 1.2 167::1::42 27.5::1::2.3 17.0::1::3.1 

2 (1.59) (n=5) 167::1:: 35柿 20.2::1::4.7料 3.9::1::0.8料 120::1:: 17材 23.7::1::2.6 20.2::1::2.8紳

8 weeks 

Control (n=6) 382ごと 110 43.7::1::8.5 7.0::1::1.6 139土27 21.9士3.4 16.2土3.8

0.7 (0.66) (n=4) 275土 9 33.3こと9.9 5.7::1:: 1.3 121ごと37 20.7ごと4.7 17.5ごと2.3

** : Significantly different from control (pく0.01).
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がやや増加する傾向にあることから小球性高色素性

の貧血に， 8週日の 0.52μg/LIRでは MCVがやや

低下{頃向にあり MCHCには影響が認められないこ

とから小球性正色素性に貧血に， 1.98μg/L区では

MCVが減少し MCHCが増加したことから小味性

高色素性の貧血にそれぞれ分類された。 TBTOに

対するマダイ慢性毒性試験の結果から得られた慢性

毒性値を Table2.3-5に取りまとめた。生残を指標

とすると 6週自におけるは NOEC: 0.66μg/L及び

LOEC: 1.59μg/Lであるが，最も低い慢性毒性値

は8逓自における Ht値を指標とした NOEC: 0.112 

μg/L及び LOEC: 0.52μg/Lであった。

TPTC暴露・暴露期間中の TPTCの各暴露区にお

ける濃度は， TPTC換算で，設定濃度 3.6μg/Lが 3.23

土 0.79μg/L，1.2μg/Lカ宝1.16::!: 0.30μg/L， 0.4μg/L 

が0.13土 0.07μg/L，無添加対照区は検出限界(<0.001 

μg/L)以下であった。暴露期間中， 0.13μg/L芭で

l尾が水槽外に飛び出したことにより死亡したが，

この地には死亡魚、は認められなかった。車il託11状の

結果は Table2.3同6に示した。 4選日では， 0.13， 1.16 

及び 3.23μg/L症の時CHに有意 (P<0.05) な減少

が認められたが， RBC， Ht値及び Hb最には有意

な低下が認められず，貧血の発症は認められなかっ

た。一方，赤血球恒数については， MCHが対日夜区

Table 2.3-3. Effects ofTBTO on hematological parameters (mean土SD)ofred sea bream (BW: 87.2g) 

TBTO RBC 日t 日b MCV MCH MCHC 

日ominal(determined) 

concentratlO日

(μgTBT/L) (104/mm3) (%) (g/dL) (~lmO) (pg) (%) 

9 weeks 

Control (0=3) 208士18 23.5土4.2 5.6土0.9 140ごと 6 29.0土1.0 21.5二と1.7

0.04 (0.031) (n=5) 217ごと25 23.7::!:2.7 5.1 1.0 123ごと 8 23.7こと5.4 21.3土2.8

0.12(0.112) (n=4) 213土 8 22.3土3.2 5.0ごと0.6 126土21 23.5ごと し1 19.9ごと2.3

Table 2.3-4. Etfects ofτBTO on hematological parameters (mean土SD)of red sea bream (BW: 87.2g) 

TBTO RBC Ht 日b MCV MCH MCHC 

nominal (determined) 

concentratlOn 

(ト19TBT/L) (10"/m1113
) (%) (g/dL) (ト1l11") (pg) (%) 

4 weeks 

Control (n早 3) 215=t 52 24.8ごと0.4 5.5=t0.9 111土 14 24.6=t4.3 23.0土2.8

0.7 (0.52) (n=3) 205 =t 68 24.7=t5.0 5.8土0.4 111ごと 7 23.7=t4.7 24.2=t5.9 

2 ( 1.98) (n=3) 188=t 21 17.3土2.5' 4.4土0.6 92土 12 23.6土1.9 25.7土1.6

8 weeks 

Control (n=3) 231ごと 10 24.6=t0.8 5.4会0.6 105 =t 6 23.6こと3.6 22.5こと2.1

0.7 (0.52) (n=3) 221土 55 18.8土4.6 5.1土1.6 96=t20 21.2士3.2 22.2ごと1.3

2 ( 1.98) (n=3) 185=t 3ネ 16.0ごと 1.4判巴 4.9=t0.3 86土ぜ 26.5土2.1 30.9ごと4.6料

ネ:Significantly different fro111 contro1 (pく0.05).

料:Significantly different合omcontrol (pく0.01)



32 角禁彰

と比較して有意に低下していた。このときの対照区

のMCHは36.9pgであり，先述の TBTOの試験に

おける対照区の MCHが示した 24~ 29pgと比較し

て著しく高かった。従って， TPTC暴露区で認め

られた MCHの有意な低下は TPTCによる影響を

反映したものではなく，対照ほの MCHが何らかの

影響で高い値を示した結果であると考えられた。 8

週自の結果では， 3.23μg/L区において Ht債が対照

区の 80%に， Hb量が 75%にそれぞれ有意に抵下し

ており，貧血が発症していると考えられた。このと

きの貧血について赤血球値数に基づく分類を行う

と， MCV及び MCHCともに対照誌と比較して有

な差異は求められなかったことから，正球性正色

素性負、血に分類された。 TPTCのマダイに対する

慢性毒性試験の結果から得られた慢性毒性値を評価

項目ごとにまとめたものが Table2.3-7である O 最

も低い慢性毒性佑は 8週日における Ht値及びHb

量から判断した NOEC:1.16μg/L及びLOEC:3.23 

μg/Lとなった。

Cd暴露:暴露期間中の各濃度症における Cdの実

測値は，設定濃度 0.36mg/Lが 0.37土 0.07mg/し

0.06mg/Lが 0.06土 O.Olmg/L， O.Olmg/Lが 0.01:t 

Table 2.3-5. Chronic toxicity values of TBTO that estimated 

with hemotological parameters and survival 

Chemicals Para行leter
Duration 

NOECμg/L LOECμg/L 
(week) 

TBγo RBC 4 0.66牢 1.59本

RBC 8 0.52* 1.98* 

Ht 4 0.66* 1.59牢

Ht 8 0.112* 0.52* 

Hb 4 0.66* 1.59* 

Hb 8 話1.98牢 >1.98キ

survival 6 0.66牢 1.59牢

本:expressed as μg TBT /L 

Table 2.3-6. Effects ofTPTC on hematological parameters (mean土 SD)of red sea bream. 

TPTC RBC Ht Hb MCV MCH MCHC 

nominal (determined) 

concentratlOn 

(十19/L) (104/mm3
) (%) (g/dL) (μ1110

) (pg) (%) 

4 weeks 

Control (n=5) 237こと 7 34.0::.t4.2 7.7土1.2 150ごと 14 36.9土1.9 23.7土2.2

0.4 (0.13) (n=4) 252 68 32.7土3.2 7.4土0.1 138ごと28 26.0二と2.9ネホ 21.5土0.9

1.2 (1.16) (n=5) 246土14 31.5二と2.6 7.2土0.3 129ごと21 27.0会2.8" 22.3 1.5 

3.6 (3.23) (n=5) 247土21 32.2土2.8 8.0::.t0.4 126土 9 28.0土2.1紳 24.0ごと2.3

8 weeks 

Control (n=5) 266::.t 9 30.3::.t3.6 7.7土0.4 115::.t 16 27.4土4.4 23.0::.t0.7 

0.4 (0.13) (口出4) 258::.t34 29.3::.t 1.0 7.0ごと0.3 120::.t 8 27.4::.t2.5 23.9::.t0.9 

1.2 (1.16) (n口 5) 228::.t40 28.8::.t6.2 6.8土1.0 127::.t 13 25.7::.t4.6 20.5::.t 1.9 

3.6 (3.23) (n口 5) 222土45 24.8::.t3.0存 5.8土0.5料 122::.t 10 27.0ごと4.7 23.8::.t2.4 

* : Significantly different f1'0111 cont1'Ol (pく0.05)ー

料:Significantly different f1'Om cont1'Ol (pく0.01).
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0.002mg/L，対照区は検出限界(O.003mg/L)以下

であった。暴露期間中の死亡魚、は認められなかっ

た。血液性状についての結果は Table2.3-8に示し

た。 4週自では， RBC， Ht 1直及びHb量とも対照区

と暴露i豆の間で差が認められず，貧血の発症は認め

られなかった。 8週自では， 0.37mg/L区において

RBCが対日吉区の 73%に， Ht 1車が対照区の 78%に，

Hb量が対照区の 65%にまでそれぞれ有意な減少を

示しこのときに貧血状態にあったと考えられた。

また，この貧血が認められたときの赤血球笹数に基

づく分類を行うと， MCV及び MCHCともに対照

区とよヒ較して有意な差異は認められなかったことか

ら，正球性正色素性貧血に分類された。発症が認め

られていた。 Cdのマダイに対する慢性毒性試験の

結果から評価項目ごとに慢性毒性値を取りまとめ

ると Table2.3-9となり，最も低い慢性毒性値は 8

i鹿島における RBC，Ht1i痘及びHb量から判断した

NOEC: 0.06mg/L及び LOEC: 0.37mg/Lであったo

Nap暴露 暴露期間中の各濃度区における Napの

実測憶は，設定濃度 4mg/Lが 2.42土 0.20mg/L，

1mg/L iう， 0.80土 0.40mg/L.0.25mg/Lカ¥'0.21 土

0.06mg/L， 0.07mg/Lが 0.06土 O.Olmglし対照

丁able2.3-7. Chronic toxicity values of TPTC that estimated 

with hemotological parameters and survival 

Chemicals Parameter 
Duration 

NOECμg/し LOECμg/し
(week) 

TPTC RBC 4 >3.23 >3.23 

RBC 8 ミ3.23 >3.23 

Ht 4 >3.23 >3.23 

Ht 8 1.16 3.23 

Hb 4 >3.23 >3.23 

Hb 8 1.16 3.23 

survival 8 二三3.23 >3.23 

Table 2.3-8. Effects of cadmium on hematological parameters (mean土 SO)of red sea bream. 

Cadmium RBC Ht Hb MCV MCH MCHC 

nominal (determined) 

concentratlon 

(mg/し) (104/mm3
) (%) (g/dL) (トlm

O
) (pg) (%) 

4 weeks 

Control (n出 6) 265ごと31 31.8二主3.5 6.3土0.5 !日土 9 23.0土 2.7 20.0ごと1.9

0.01 (0.01) (n口 6) 274::t32 31.8土1.7 5.8土0.3 112土日 20.1 ::t 2.6 18.0土0.8

0.06 (0.06) (n=6) 272土29 32.5土3.3 6.1土0.5 120ごと 14 22.7土3.9 18.9土2.2

0.36 (0.37) (n=6) 237土 17 32.6二七2.2 6.3ごと0.4 125士 15 25.8二と3.2 19.9土1.6

8 weeks 

Control (n=6) 266会 38 32.8土2.0 6.4土0.4 120::t 16 24.5こt3.3 20.5土1.4

0.01 (0.01) (n=6) 271ごと36 32.7土2.1 6.2土0.7 122士山 23.1土3.1 19.0ごとし7

0.06 (0.06) (n立 6) 218::t 66 32.1土4.5 6.2ごと1.4 127土 8 27.7土4.4 19.5ごと4.0

0.36 (0.37) (n出 6) 194土45' 25.7ごと4.2料 4.2土2.1' 124こと30 20.6土7.7 17.8ごと7.4

* : Significantly different from contro1 (pく0.05)町

料:Significantly different from contro1 (pく0.01). 
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Table 2.3-9. Chronic toxicity values of Cd that estimated 

with hemotological pa悶 metersand survival 

Chemicals Parameter 
Duration 

トJOECμg/L LOECμg/L 
(week) 

Cd RBC 4 ミ370 >370 
RBC 8 60 370 
Ht 4 ミ370 >370 
Ht 8 60 370 
Hb 4 ミ370 >370 
Hb 8 60 370 
survival 8 と370 >370 

Table 2.3-10. Effects ofnaphthalene on hematological indices (mean土 SD)ofred sea bream 

Naphthalene RBC Ht Hb MCV MCH MCHC 

nominal 

( determined) 

concentratlOn 

(mg/L) (10
4
/mm3) (%) (g/dL) (μmJ

) (pg) (%) 

2 weeks 

Control (n=6) 232こ士山 33.8::t 1.9 6.8土0.5 147::t12 29.3::t 1.2 20.0ごとし4

0.07 (0.06) (n口 6) 203土 6 29.5ごと3.2 5.9::t0.9 159ごと 15 31.6::t 1.4 20.0土1.7

0.25 (0.21) (n口 6) 234::t21 29.6士3.3 6.3::t 1.6 129士10* 28.6ごと4.6 21.1::t4.0 

(0.80) (n=6) 179土19料 27.1 ::t3.8料 6.3ごと0.8 147::t11 32.2土2.7 22.1土0.7

4 (2.42) (n=6) 169こと25山 20.1 ::t2.8料巴 4.2土0.9*帥 119士10問 24.7 ::t2.8 20.7土1.8

19 days 

4 (2.42) (n=6) 144::t29 12.3ごと2.0 3.6::t0.5 86ごと 6 25.5ごと2.3 29.6::t2.9 

4 weeks 

Control (n=6) 234土23 29.3 ::t3.7 6.5 1.3 129::t 13 29.5::t 3.0 22.0土3.4

0.07 (0.06) (n=6) 201ごと22 31.5 ::t4.2 6.9土0.8 169::t 54同 35.5::t 1.1ネ 21.6ごと1.6

0.25 (0.21) (n=6) 204土15 30.3土3.6 6.6::t 1.1 148 12手 32.2::t 5.0 21.7土2.7

(0.80) (n=6) 181 ::t 36** 22.5ごと3.2" 5.6::t0.8 126ごと 12 31.6ゴ二4.6 25.0::t 1.3 

8 weeks 

Control (n口 6) 229::t42 30.8::t 3.8 6.8こと0.6 136::t 18 30.2こと3.4 22.3ごと2.5

Solvent C (n=7) 222::t 14 32.8::t 1.8 6.8ごと0.5 149::t17 31.0::t 4.0 20.9土1.3

0.07 (0.06) (n=6) 217ごと45 30.9 ::t4.1 6.4土1.0 144::t 16 30.0::t3.7 20.8::t 1.5 

0.25 (0.21) (n=6) 227ごと47 28.1士2.9 6.3::t 0.6 128::t16 28.7::t 6.3 22.2 ::t2.7 

(0.80) (n=6) 194土19 23.3士3.1料 5.4::t0.6材 120土10 27.8::t 3.5 23.1::t2.4 

* : Significantly different from control (pく0.05).

本*: Significantly different from control (pく0.01).

*** : Significantly different from control (pく0.001)
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区が検出限界 (O.Olmg/U 以下であった。 Napの

2.42mg/L [Rでは，暴露開始 2週日以降死亡魚、が6

尾に達したため，暴露開始 19日目に生残魚全てを

取り上げ.暴露を終了した。血液性状の結果につ

いては Table2.3-10に示した。 2遇自では， RBCは

0.80mg/L毘で対照底の 77%に， 2.42mg/L [Rでは

対照区の 73%にまでそれぞれ有意な減少を示したo

Ht値は.0.80mg/L毘で対照区の 80%に， 2.42mg/L 

区で対煎区の 60%にまでそれぞれ有意に減少し

珂b量は 2.42mg/L[Rで対照区の 62%にまで有意に

減少していた。これらの結果から Nap暴露 2週日

目において， 0.80mg/L以上の暴露援で貧血が発症

していたと考えられた。 2逓自で認められた貧血に

ついて赤血球'国数に基づく分類を行うと， 0.80mg/L 

[Rでは MCV及びMCHともに対照度との差異が

認められなかったことから正球性正色素性貧凪に，

2.42mg/L 誌では MCVが有意な減少を示し MCHC

には対照区との差異が認められなかったことから小

球性正色素性貧血にそれぞれ分類された。 2.42mg/L

区の RBC. Ht 1i直及びHb量は， 2週， 19臼自と暴

露期間に準じて経時的減少を示しており，特に 19

日目の値は2:IAl及び4週自の対照区の平均値に対し

それぞれ 62，39及び54%まで減少した。これらの

ことから. 2.42mg/L区では強度の貧血が進行して

いたことが披察された。 4週日では， 0.80mg/L尽

の RBC及びHt値はいずれも対照霞の値の 77%に

まで有意な減少を示したことから，このときに貧取

が発症していると考えられた。

この貧血について赤血球恒数に基づく分類を行う

と. MCV及びMAHCともに対照区との有意な

異が認められなかったことから，この貧血は正球性

正色素性貧血に分類された。 8週日では， 0.80mg/L 

区の百t値で対照誌の 76%にHb量で対照区の 79%

にまでそれぞれ有意な減少を示していた。このとき

に貧血が発症していると考えられ，赤血球但数に基

づく分類では叫CV及びMCHCともに対照区と比

較して有意な差異が認められなかったことから正球

性正色素性貧血と分類された。 以上の結果， RBC， 

Ht1I直及びHb量の減少から， 0.8mg/L区以上で貧

血が発症し特に， 2.42mg/L区では 2週及び 19日

目で強度の貧血が進行したと考えられる o Napの

暴露試験により得られた慢性毒性債を評価項目ごと

に取りまとめたものが Table2.3-11である。 Ht値

は08mg/L区において 2逓自， 4週日及び8週日い

ずれも有意な低下を示していたことから Napの

最も低い慢性毒性値は， 2逓目， 4週百及び8過日

いずれにおいても NOEC: 0.21mg/L及び LOEC:

0.8mg/Lとなった。

2.3.3 考 察

τBTO及び TPTC暴露:Wintrobeによる貧血の

形態学的分類では，赤血球世数である叫CV及び

MCHCの値の組み合わせにより貧血の型を分類

しそれぞれの型ごとに関連する基礎疾患，臨床

症例等を整理してとりまとめが行われている

崎， 1979)。この分類において指標となる赤血球'憧

数はとトについてのみ調べられているものではな

く，赤血球を有する実験動物一般に広く調べられて

いる(関ら， 1981) 0魚類においても貧血の発症の

確認を含む出液学的検査項自が汚染物質の影響評

価に有効であるとする報告もある (Larssonet al.， 

1985)0本研究における TBTO暴露により発症した

貧血は， Wintrobeの赤血球恒数に基づく分類で小

球性貧血に， TPTCによる貧血は正球性貧血にそ

Table 2.3-11. Chronic toxicity values of Nap that estimated 
with hemotological parameters and survival 

Chemicals Parameter 
Duration 

NOξCμg/L LOECμg/L 
(week) 

Nap RBC 2 210 800 

RBC 4 210 800 
RBC 8 >800 >800 
Ht 2 210 800 

Ht 4 210 800 
Ht 8 210 800 

Hb 2 800 2420 
Hb 4 >800 >800 

Hb 8 210 800 
survival 4 800 2420 
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れぞれ分類された。小球性の貧血の原田については. 週[時で、体内濃度が平衡状態に達することが知られ

ヘム合成阻害，グロピン合成阻害‘出血等が.正球

性貧血の原因には血液の喪失容血， 1自l援の増大，

内分泌異常，腎疾患，肝疾患、等がそれぞれ挙げられ

ている(宮崎， 1979) 0 TBTO，TPTC等の有機スズ

化合物の血液性状への影響については Table 2.3-1 

に示したように， TBTOに暴露したニジマスにつ

いて，日t舗を指標に '1室性毒性値 LOEC:1μg/L 

を求めた報告(Bruggemannet al.. 1995) があ

り.本試験で用いた有機スズ化合物とは異なるが.

Seinen et al. (1981) は 0.2μg/L の*~化トリブチル

スズ (TBTC)に暴露したニジマスの前期仔魚、 (yolk

sac fry) で， Hb量及び RBCの減少を認めてい

る。有機スズ化合物の血液に与える影響等について

は， Byington et al. (1974)カfトリアルキルスズに

溶lIIl作用があることを認めており，また， Oshima 

et al. (1997)はTBTが血液に特異的に高濃度で蓄

積することを報告している O さらに1.59μg/Lの

TBTOに4週間暴露した小型のマダイでは牌臓に

おける造取組織の顕著な減少がみられており(清水・

角埜。 1994)，これらのことから， TBTO， TPTC 

暴露により.造j立l組識，赤血球等に影響が及び主

lUl過程での異常や，溶1i11等が引き金となって貧血が

発症したのではないかと推察された。また， TBTO 

暴露では，小型の倒体と大型の担体とを試験に吊い

て影響を調べた。 体重が 11.7gの小型マダイは，濃

度1.59μg/L!Zで暴露4週日に貧血を発症し，その

後8週目には全て死に至った。一方，体重 87.2gの

大型のマダイでは1.98，l1g/L区で暴露 4及び8週日

に貧血を発症しており， 8:i頭目では 0.52μg/L区で

も貧血が認められた。体重が異なれば毒性が現れる

濃授も当然異なり守成長段階が早い時期の体重がよ

り小さい個体では感受性が高いが，貧JiJlが発症した

濃度だ、けを見てみると.このことに矛盾するように

も見える。プ小型のマダイは1.59μg/LIRで4週日の

貧血発症後.6週目で全て死亡しており，また， 0.66 
μg/L区においても，対照区の値のばらつきが大

きいために統計的に有意とはみなされなかったが，

RBCは対照匿の 72%，Ht値は 76%，丘b最は 81%

といずれも低下傾向を示した。これに比べ，大型

個体では， 1.98μg/L区での死亡はわずか 1個体の

みであり， 0.52μg/L IRで RBCが 96%，Ht値 76%，

Hb最は 94%と唯一 Ht値のみの低下にとどまって

いた。従って， TBTOのマダイに対ーする影響につ

いても，従来から一般的に小型魚のほうで感受性が

高いという体重と感受性との関係に矛震するもの

ではないといえる O また， TBTO及びTPTCは数

ている (Yamadaand Takayanagi， 1992) c TBTO 

暴露では小I1i~魚及び大型魚、はそれぞれ 4 週日の1.59

μg TBT /L fR.及び1.98μgTBT /L区で、貧血の発症

がみとめられー TPTCでは 3.23μg/L区の 8週日に

貧血の発症が認められた。 l司じ有機スズ化合物であ

るTBTOとTPTCでは貧血iの発症濃震がf走者で高

くまた有意な影響の発現までにより時間がかかっ

ており，毒性の発現に差異が認められた。 Yamada

and Takayanagi (1992)によれば.マダイを用い

た TBTO及びTPTCの生物濃縮試験の結果から.

TBTの取り込み速度は TPTに比較して 2.7倍速い

ことが明らかにされており，このことは TBTの体

内濃度の上昇がTPTよりも早いことを示している。

さらに，生物j農縮係数である BCF(Bioconcentration 

factor)が TBTでより大きいことから.分子構造

から示す毒性が両者ともに近似していたとしても.

積性の差異が大きいことから TBTの毒性が強

く発現した可能性が推測された。本試験に先立ち

実施した予備試験では.体重 300~ 400g税度のマ

ダイを 27及び 18μgTBT /Lの濃度に 48時間暴露

した結果. 27μg TBT/Lでは試験魚、全てが死亡し.

18μg TBT/Lでは 1尾の死亡が認められたが貧血

の発症は認められなかった。また.体重約 300gの

マダイを 45及び87μgTPT /Lの濃度に 4811寺間暴

露した結果においても生残f~に貧血の発症は認めら

れなかった。これらの予備試験の結果及び本試験の

結果から，低濃度で長期間の暴露試験では，高濃度

の短期間の暴露試験とは異なり，急性毒性試験で、は

認められないような影響が現れることとなり， '!要性

毒性試験の重要性が改めて示された。

Cd暴露:Cd暴露の結果では 0.37mg/Lで8週間暴

露した場合に RBC，Ht傭及びHb最を指標として

貧血の発症が雑認された。この時の貧血は MCV及

びMCHCに大きな変化が認められないことから，

Wintrobeの正球性正色素性貧血であると分類でき

た。 Cdは数週間で体内濃疫が平衡状態になること

が知られている (Kumadaet al.. 1980) 0 また，

備的に実施した 48時間の急性毒性試験の生残魚、に

おいて全く貧血が認められなかったことから，貧血

はCdの体内濃度が緩やかに上昇していく過程で生

じる種々の事象により発症したものと考えられた。

Cdの血液性状への影響については， Table 2.3-1に

示したように，淡水魚ではニジマスを試験魚、とした

報告について， 21日暴露試験では RBCを評価項目

にNOEC:4μg/L及びLOEC:12μg/L (Lowe-]inde 

and Niimi， 1986)， 18逓暴露では Htを指標として



化学物質に対するi1/j:

LOEC10μg/L (Haux and Larsson， 1984)， (PuJltius 

cOJZchonius) を試験魚、として 30臼開の暴露試験を

行い RBC及びHb量を指標として LOEC:630μg/L 

(Gill and Pant， 1985)が， brook troutを試験魚、と

した 8週間の暴露試験では NOEC:孟 6目35μg/L

(Christensen et aL. 1977)がそれぞれ報告されてい

る。一方，海水魚を試験に用いた研究も少ないが

報告されている o Larsson et aL (1976)がEnglish

flounder (Pleuronectes flesus) を用いて， Cd 濃度

1mg/Lに15日間または 0，05mg/Lに4週間の暴露

することにより Ht値の有意な低下を認めている O

このときの貧血は MCHCの減少を伴わないことか

ら，正球性正色素性貧血に分類されている O さらに，

]ohansson-Sjobeck and Larsson (1978)はEnglish

flounderを用いて， Ht億及びHb量の有意な減少

がCd濃度50及び500μg/Lでの 4逓開暴露及びCd

濃度 5μg/L以上での 9週間暴露で生じ， RBCの

有意な減少は， 500μg/Lの4週間暴露及び5μg/L

以上の 9逓間暴露で生じることを認めている O この

ときの貧胤は， MCV及びMCHCに有意な差奥が

認められなかったことから.正球性正色素性に分類

できるとしている。正球性正色素性貧血の原因には

血液の喪失容政l，血紫の増大，内分泌異常，腎

疾患， JJf疾患等がそれぞれ挙げられている(宮崎

1979)0魚類においても造血機能への Cdの影響に

ついては検討されており 造血に重姿な(5-アミノ

レプリン酸脱水素酵素がCdにより活性限害を受け

ない(Johansson-Sjobeck and Larsson， 1978)等の

報告がある O その他にも Cd暴露により消化管が損

傷を受ける (Gardnerand Yevich， 1970)との報告

もあり， Cdによる貧血は，これらの影響が複合的

に作用した結果であろうと推察された。また，海水

魚、における貧監の発症は.淡水魚での貧血の発症濃

度と比較すると高い濃度になる傾向が認められた。

重金属の淡水魚と海水魚、に対ーする毒性は，前者で高

いことが報告(小山， 1997)されており，そこで推

概されているように海水中のカルシウム等の硬度成

分と重金属が措抗作用を示したため，海水魚に対す

るNOEC，LOECが淡水魚に比較して高くなった

ものと考えられる。

Nap暴露:Nap暴露の結果， 2週自の 0，80及び

2.42mg/L区， 19日目の 2.42mg/L区， 4及び8週

日の 0.80mg/L区で Ht値を主な指標として貧血の

発症が確認された。 Nap暴露による貧血は 19日目

を除いて MCHCの値には大きな変化が認められな

いことから， Wintrobeの正球性正色素性貧血に分

類できた。この血液の喪失 i容血， IM去の増大，内

Table 2.3ω12. Chronic toxicitゾvaluesof four chemicals that 
estimated wIth hemotological parameters and sutvIval 

Chemicals Parameter 

TBTO RBC 
Ht 
Hb 

NUヒUμg/L

0.66* 
0.112本

0.66キ

LOECμg/L 

1.59* 
0.52* 
1.59本

~.Y..!Y!盟L一一一一一_.J1，立役一一一一一一一ユ主主主
TPTC Ht 1.16 3.23 

( 1.06本本(2.94本* ) 

HB 1.16 3.23 
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一一一一一一一一一一一一(1.06** )一一-.-Jム~士三し一一-
Cd RBC 60 370 

Ht 60 370 

Ht 210 
Hb 800 
Hb 210 
survival 800 

* : expressed as μg TBT /L 
ネキ expressed as μg TPT /L. 

800 
2420 
800 

2420 

分泌異常，腎疾患， JJ子疾患等がそれぞれ挙げられて

いる(宮崎， 1979)0 Napに関しては，魚類を用い

た血液性状への影響に関する研究例がほとんどな

い。わずかに， Alkindi et aL (1996)がNapを含む

原油の水溶性画分に Englishflounderを暴露して，

鯉損傷等による赤出球の流出及び溶血等を原因とす

るHt値及びHb量の有意な減少を認めた報告があ

るのみである O 今回の試験における Nap暴露によ

る貧血の発症もおそらく偲の損傷に伴う出血や溶血

等が原因として考えられるが，今後の詳細な検討が

必要と思われたo Napでは 2.42mg/L区で貧血が発

症しているとともに死亡儒体が続出しており.この

濃度は死に至るような重篤な状態であると思われ

た。 Napは環境水中から速やかに魚、体内へ取り込ま

れることが知られている (McCarthyand ]imenez， 

1985)0予備的に実施した 96時間急性毒性試験の生

残魚、では貧血の発症が全く認められなかった。一

方，本研究における低濃度の 0.80mg/Lほでは暴露

後2週自に発症した貧血が暴露8週間後まで継続し

ていたが死亡には至らなかった。これらのことから，

Napの体内濃度が致死的レベルに達していない場合

でも，ある一定のレベル以上の体内濃度が比較的長

時間継続することによって貧血が発症することが考

えられる。また， 2週日の 0.21mg/L[Z， 4週日の 0.06

及び0.21mg/L誌で認められた MCV，MCHの有意

な変化は，貧血の発症を伴わないこと，用量一反応

関係が認められないことから， TBTの暴露でも認

められた MCHの変化と同様に試験物質暴露の影響

によるものとは思われなかったが，原因は不明であ

る。 MCV，MCH及び MCHCはRBC，Ht値及び

Hb量から算出されたものであり，この値の変化だ

けで貧血を論じることは出来ず，貧凪の分類に利用

される数値にすぎないことから，これらの数債を影

響評価に用いることはできないと考えられた。
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本研究の結果 100g程度のマダイを汗iいて

TBTO， TPTC， Nap及び Cdの8週間暴露を実施

し得られた慢性毒性値を評価項目ごとにまとめたも

のが Table2.3-12である。この結果から Ht値を指

標とした場合に， RBC及びHb量の場合に比較し

てより低濃度の LOEC及び NOECを導くことが可

能であった。また，各毒性試験の結果から濃度依

存的に耳t値の減少も認められたことから， 4種の

f共試物質の LOEC及びNOECはHt値を指標とし

て求めることができた。ミクロヘマトクリット法

(McGovern et a!.J955) により測定した Ht値は血

液学的パラメーターの中でも積々の試験に利用しや

すいことは Snieszko(1960) が報告している O 特

にHt債を指擦とすることにより，試験物質の埠性

影響をより鋭敏に評価することができ， Ht 値を含

む血液検査による化学物質の影響評価の有効性が確

認された。血液性状を用いることによって赤血球の

持つ酸素運搬に関連する機能や呼吸等への影響につ

いても有用な情報が得られることから，血液性状

も一つの有主主な化学物質影響評価項目と考えられ

るO また，血液性;伏のiRIJ定には採血が必須であるた

め，暴露に用いる魚体の大きさは採出111白老な大きさ

が必要となる。血液性状は Ht1u色 Hb量及び RBC

の測定に最低で、も 0.2mL程度の血液が必要(JII津，

1981)である O 一散に魚類の場合は採血可能な最が

体重の 1~ 2% (尾崎， 1978) とされており，今回

TBTO暴露で用いた 11.7g程度の大きさが血液性状

を測定する場合の採血可能な下限と忠われる O こ

の1l.7gの個体では1.59μg/L区の 4週日で，これ

より大型の 60.8gの個体でも 1.98μg/L区の 4週日

で貧血の発症が確認されており，ともに貧血はl.8

μg/L前後で影響が現れていた。一般に小型の個体

の方が大型の偲体に比較して各撞汚染物質に対ーする

感受性は高いことが矢口られているが， このように

10gから 100g程度の個体を用いた場合，体重の違

いにより貧血が生じる濃度に大きな差異はないと思

われた。従って 10gから 100g程度の僧体を用い

れば，体重による感度の差異の影響を受けずにi要性

影響の評伍が血液性状により可能であると考えられ

た。従来， 日本の海水魚、のほとんどが，ふ化仔魚、の

鰐育が関難，成魚、が大型のため小型水槽で餌育，成

熟，産卵させることできない等の理由により全生活

環毒性試験， または初期生活段階毒性試験等の実施

が不可能で、あった。しかし全生活環毒性試験.ま

たは初期生活段階毒性試験に代わる慢性影響評価法

として，小型水槽で、暴露可能な 10~ 100g程度の

試験魚、を用いて， 8週時の暴露を行い，測定が簡{吏

なHd寵を指標とすることで日本産海水魚、における

影響評位の可能I~主が示唆された。

2.4. 慢性毒性値の比較

これまでに本間究において， 4種類の試験物質

TBTO， TPTC， Cd及び Napについてマミチヨグ

を吊いた初期生活段階毒性試験，マダイ稚魚、を用い

た長期暴露毒性試験及びマダイにおける血液性状に

よる長期暴露毒性評価を実施して，成長，生残，血

液性状等を指探としてd慢性毒性値を得ることができ

た。 得られた毒性値である NOEC及びLOECにつ

Table 2.4-1. Previous reported LOEC and NOEC of TBTO estimated with growth， survival， 

hematological and histopathological parameters in fish 

定作ect し0ξC NOEC 
Species Duration I .. _ TnT  /. ¥ Ref. 

rnesurementμg TBT /L) 

Freshwater fish 

Oncorhynchus mykiss 28days Ht 
Bruggemann et al.， 
1995 

Oryzias /atipes 4 weeks Histopathology 0.32 Wester et al.， 1990 
POθci/ia reticu/ata 1month Histopathology 0.32 0.1 Wester et al.， 1990 
Saltwater fish 
Cyprinodon varief<atus 90 days Growth(1.) 3.2 1.3 Manning et al.， 1999 

Pagrus mqjor 4weeks Histopathology 豆1.59
Shimizu and Kakuno 
1994 

Fundu/us heteroc/itus 8weeks Growth(I.， wt) 0.09 0.01 this study 
Hatchig rate 9.1 2.3 this study 
Survival 9.1 2.3 this study 

Pagrus mqjor 8weeks Growth(1.) 0.0036 0.00097 this study 
Survival 0.029 0.0036 this study 

Pagrus mqjor 8weeks Ht 0.52 0.112 this study 
RBC. Hb 1.59 0.66 this study 
Survival 1.59 0.66 this stud￥ 
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いて，既報の評価項目と毒性値とともに取りまとめ.

評価項目の感度等について比較を試みた。

τ8TO: TBTOについての本研究で得られた慢性

毒性債を既報値とともに訳りまとめたものが Table

2.4.1である。これまでの報告では，血液性;1犬.組

織観察，成長を指標にして毒性値が求められている。

これらの毒性債の中では，マダイを用いて成長を

評価項目とした場合に最も低い慢性毒性値 LOEC:

0.0036μg TBT/L及び NOEC:0.00097μg TBT/Lカf

得られた。また，評11菌項目5.J1jにi要性毒性値を比較す

ると，成長で LOEC: 0.0036 ~ 3.2μg TBT/L及び

NOEC : 0.00097 ~ 1.3μg TBT/L. ~EJ支で、 LOEC:

0.029 ~ 9.1μg TBT/L及 び NOEC:0.0036 ~ 2.3 

μg TBT/L. 生残で LOEC: 0.029 ~ 9.1μg TBT/L 

及び NOEC: 0.0036 ~ 2.3μg TBT/L.組織観察で

LOEC : 0.32 ~ 1.59μg TBT/L及び NOEC: 0.1 ~ 

Table 2.4-2. Previous reportedしOECand NOEC of TPTC estimated with growth， survival， 

hematological and histopathological parameters in fish 

Effect しOEC NO在C
Species Duration ...._...__......L 1.... ono  l' ¥ Ref. rnesurementμg TPT /し)

Freshwater fish 。'ncorhynchusmykiss 110days Growth(wt.) >1.2 ~1.2 Vries et al.. 1991 
Saltwater fish 
Fundu/us het，θroclitus 8weeks Growth(l.， wt) 2.2 0.7 this study 

Survival 3.7 2.2 this study 
Pagrusme!.Ior 8weeks Survival 1.9 0.34 this study 

Growth(wt.) >0.34 this study 
Pagrusm笹or 8weeks Ht， Hb 2.94 1.06 this s土~

τable 2.4-3. Previous reported LOEC and NOEC of Cd estimated with growth， survival， 
hematological and histopathological parameters in fish 

Species Duration 
Effect し0εc NOEC 

Ref. 
mesurement (ι正し)

Freshwater fish 
Jonぬne//af10ridae 100days Spawning 8.1 4.1 Spehar， 1976 
Jor，ぬne//af10ridae 100days Growth(1.) 31 16 Spehar， 1976 
Lopomis macrochirus 22days Growth(l.， wt) 37.3 く37.3 日ryanet al.， 1995 
Lopomゐmacrochirus 22days Feeding 37.3 く37.3 Bryan et al.， 1995 

。'ncorhynchusmykiss 21days 只BC 12 4 
しowe-Jindeand 
Niimi. 1986 

Oncorhynchus mykiss 18weeks Ht 10 
Haux and Larsson， 
1984 

Pimepha/es prome/as 14dav Growth(wt.) >3 3 Suedel et al.， 1997 
Puntiυs conchonius 30days RBC. Hb 630 く630 Gill and Pant， 1985 

Sa/ve/inus fontina/is 8weeks ト-lb >6.35 ミ;;6.35 Christensen et al.， 
1977 

2nd 
Sa/ve/inus fontina/is generation Growth(wt.) 3.4 1.7 臼enoitet al.， 1976 

16weeks 
Saltwater朽sh

Cyprinodon variegatus 7days Growth(wt.) 1000 560 
Hutchinson et al.， 
1994 

P/euronectes f1esus 9weeks RBC， Ht， Hb 6司2 く6.2
Johansson-Sjobeck 
and Larsson. 1978 

Pleuronectes f1esus 15davs Ht 1000 100 Larsson et al.， 1976 
Fundu/us heteroc/itus 8weeks Abnormality 530 150 this study 

Growth(l.， wt) 2000 530 this study 
Survival 2000 530 this studv 

Hatchig rate 2000 530 this studv 
Pagrus me]jor 8weeks Growth(l.， wt) 50 27 this study 

Survival >84 ミ;;84 this study 
Pagrus maior 4weeks RBC， Ht， Hb 370 60 this study 
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0.32μg TBT/L及び血液性:1犬で LOEC: 0.52 ~ 1.59 

μg TBT/L及び NOEC: 0.112 ~ 0.66μg TBT/Lで

あった。これらの評価項目の中では，成長が最も

感度がよく，生残.組織観察，血液性状の}IJf;iであ

fJ .組織観察は血液性状と間程度であった。魚種聞

について感受性の比較を行うと.マダイーマミチヨ

グ.guppy (Poecilia reticulata).ヒメダカ (0，つ吃zas

lati戸es) 及びニジマス (Oncorhynchusmyluss). 

sheepshead minnowの}IJ震であり，総じて海水魚、の

ほうが TBTOに対する感受性が高い鎮向が認めら

れた。

TPTC: TPTCについて得られた本TiJf究における慢

性萄d~1:値を既報の毒性値とともに取りまとめたも

のが Table2.4-2である O これらの毒性値の中では，

マダイの生残を指標とした場合に最も低い毒性値

LOEC: 1.9μg TPT/L及び NOEC: 0.34μg TPT/L 

が得られていた。評儲項目別に'1要性毒性植を比較

すると. ~三残の LOEC : 1.9 ~ 3.7 tlg TPT /L及び

NOEC : 0.34 ~ 0.7μgTPT/し成長の LOEC:> 1.2 

~2.2μg TPT/L 及びNOEC ・ 0.7~ ミ1.2μg TPT/L. 

JIl1 i{;l'在住17¥の LOEC: 2.94，ug TPT/L及びNOEC:1.06 

μg TPT/Lの}IJf;iに値が大きくなる傾向があったが.

極端な感受性の悲異は認められなかった。 魚種間の

感受性については，マダイが比較的感受性が高く次

いで，マミチヨグ，ニジマスの}IJf;iであったが，魚種

間の感度の差異は小さい{頃向にあった。 TPTCに

関しては研究例が非常に少ないため，評価項目.魚、

種JjJJの比較について検討するにはデータが乏しい状

況にある。今後はより多くの魚種についての研究を

進める必要があると考えられた。

Cd: Cdについて得られた本研究における慢性毒

性値を既報の毒性値とともに取りまとめたものが

Table 2.4-3である。これらの毒性値の中では.カ

ワマスの成長を指擦とした場合に最も抵い毒性値

LOEC : 3.4μg/L及び NOEC:1.7μg/L.カqヰられ

ていた。評価項目加に'1要性毒性値を比較すると，成

長の LOEC: 3.4 ~ 2000μg/L及び NOEC:1.7 ~ 

560μg/L. JIll液性状の LOEC・6.2~ 630μg/L及

びNOEC: < 6.2 ~ <630μg/し産卵で LOEC: 8.1 

μg/L及び NOEC・4.1μg/L. 摂 餌 で LOEC: 37.3 

μg/L及びNOEC:< 37.3μg/し生残の LOEC:> 
84 ~ 2000μg/L及び NOEC:丞 84~ 530μg/L. 奇

形の発症率で LOEC: 530μg/L及び NOEC:150 

μg/L. ふ化率及び生残で 2000μg/L及び NOEC:

530μg/Lの}IJ買に毒性舗が大きくなる傾向が認めら

れた。 魚種間の感受性の差異については，カワマ

スが最も感受性が高く， flounder (Pleuronectes 

βesus). flagfish (Jordanellaβoridae) ， ニジマ

ス， bluegill (Letomis macrochirus)，マダイ，マ

ミチヨグ，(Plmtius cOJ1c!umius) の順であった。

淡水魚と海水魚との感受性を比較すると，総じて淡

水魚の感受性が高い傾向が認められた。重金属の

淡水魚と海水魚、に対する毒性は，前者で高いこと

が報告(小Llr，1997) されており，そこで推灘さ

れているように海水中のカルシウム等の硬度成分

と重金属が括抗作用を示したため， itu:水魚、に対す

るNOEC. LOECが淡水魚に比較して高くなった

ものと考えられた。また，淡水魚について成長と

血液性状の評舗項呂としての感度については，成

長の LOEC: 3.4 ~ 37.3μg/L及び NOEC:1.7 ~ < 

τable 2.4-4. Previous reported LOEC and NOEC of Nap estimated with growth， survival， 
hematological and histopathological parameters in fish 

Species Duration 
巨仔ect LOEC NOをC

Ref 
灯lesurement (ι正し)

Freshwater fish 
Oncorhynchus kisutch 40days G rowth(l.， wt.) 670 370 Mo les et al.， 1981 

Pimepha/es promθ/as 30days Growth 850 450 
DeGraeve et al.， 
1982 

Saltwater fish 
Menidia bery//ina 7，8days Abnormality 550 Middaugh et al. 1988 

Micropogonias undu/atus 5，8 weeks GSI 三三500
Thomas and 
日udiantara，1995 

Oncorhynchus gorbuscha 30days Growth(wt.) 380 120 Mo les et al.， 1981 
Fundu/us heteroclitus 8weeks G rowth(l.， wt.) 120 48 this studv 

Survival 120 48 this study 
Hatchig rate 480 120 this study 

Pagrus major 8weeks Growth(l.， wt.) 31 7.4 this studv 
Survival >31 孟31 this studv 

Pagrus major 2，4，8weeks RBC， Ht 800 210 this study 
Hb 2420 800 this stu虫
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37.3μg/L. Jf立i夜空1:;IJ(:のLOEC:> 6.35 ~ 630μg/L 
及びNOEC:丞 6.35~ < 630μg/Lであり. Ifn;{主
性状は成長に次いで比較的感度良く Cdの影響を

評舗できるようであった。一方.海水魚、について

は，成長の LOEC: 50 ~ 2000μg/L及び NOEC・

27 ~ 560μg/し耳立iiJ:性;1犬の LOEC・6.2~ 370μg/L 

及びNOEC: < 6.2 ~ 60μg/Lであり Jini夜性;1犬の

感度が良いようであった。なおマダイについては.

成長に対する NOEC.LOECが50.27μg/Lであり.

同様に血液のそれら 370.60μg/Lよりは低く，成

長の感度が高かった。

Nap: Napについて得られた本明究における慢性

毒性値を既報の毒性値とともに訳りまとめたもの

がTable2.4-4である。これらの毒性舗の件1では，

成長で LOEC: 31 ~ 850μg/L及びNOEC・7.4~ 

450μg/L. ~三残の LOEC: > 31 ~ 120.ug/L及び

NOEC:ミ31~ 48μg/し IIni在'1:1;1犬で LOEC: 800 

μg/L及びNOEC: 210μg/Lの}II買に毒性{憶が大きく

なる傾向が認められた。魚接聞の感受性について

は，マダイが最も高く，マミチヨグ. pink salmon 

(Oncorhynchus gorbuscha). Atlantic croaker 

(Miげ otogoniasztllduZatus). ニジマス. bluegill 
の販であった。 淡水魚と海水魚との感受性を比較

すると，総じて海水~F.I，の感受性が高い傾向が認めら

れた。

淡水魚に比較して，海水魚、の方が総じて毒性植が

低く，各種化学物質に対する感受性が高い傾向を示

す原因のひとつには • iflj:*~立が浸透庄調節のために

積極的に海水を飲み， j112い尿を排H¥し，体内の水分

i呆持を行っていることも関連があるのではないかと

考えられた。一般的に，化学物質が~f，".体内に現り込

まれる経路には.問、からの取り込み及び消化管から

の訳り込みが考えられている。魚類は呼吸を問、に

より行っておりことから淡水魚も海水魚、も最も影

響を受けやすい組織器官が間であり，このことは

TBTOによる暴露試験において司淡水魚のニジマ

ス(Hallet a1.. 1988) .海水魚、のマミチヨグ (Pinkney.

et a1.. 1989)の偲組織の損傷を報告している。偲

以外にも TBTO暴露により広範の表皮の細抱死も

観察されている(清水 私信)ことから，飲み込ん

だ、水海水に含まれる化学物質が消化管の上皮に影響

を及ぼすことも十分に考えられる。本研究において

も，マダイ及びマミチヨグを用いた急性毒性試験に

おいて，無給餌試験を実施しているにもかかわらず，

自色の糞(沼化管上皮が剥離したものと考えられる)

の排准が観察され，消化管に何らかの影響があった

ことが推察された。これらのことから.淡水魚に比

較して.海水f~、は間のみならず法化管等への影響も

受けやすいことが考えられ，各種組織器官への影響

が重複しより強く毒性が発現しやすい可能性もある

と推察された。

以上の結果から. Cdを除く TBTO.TPTC及び

Napでは.海水魚、に対する NOECが淡水魚のそれ

に比較して低L、場合が認められた。このことは，淡

水魚のみによる各撞化学物質の環境影響評価を海域

にまで広げることに無理があることを示しており，

海域においては海水魚による化学物質影響評備を実

施する必要があることを示すものである。このこと

から海域の各種化学物質の影響評価には，淡水魚の

fn告を用いるのではなく.海水魚、を用いた毒性試験を

実施して得られた毒性値を持って評価を行うこと

要性が改めて確認され，受精卵から仔魚、期にかけて

小型水措での飼育が掴難な日本産の海水魚、について

も稚魚、期の長期j暴露試験を実施し成長等の評倒項目

により毒性債を求めれば，慢性毒性値に準ずる毒性

{臨を得ることができることがI持らかとなった。ま

た.慢性毒性を評価する項 I~I について TBTO 及び

Napについては成長を指標とした場合. TPTCに

ついては成長または生残を指標とした場合，にもっ

とも 1氏い LOEC及びNOECが得られ. Cdについ

ても成長が有効な指諜であることが明らかとなっ

た。成長等を指標とした影響評舗に比較して若干感

度が劣るものの.血液性状を評価項目として試験物

質の毒性を調べることによって，赤血球持つ酸素運

搬に関連する機能や呼吸等生理学的影響についても

有用な情報が得られることから，血液性;伏も一つの

有益な影響評価項自であると考えられた。また司前

項で TBTOとTPTCの毒性の違いに生物濃縮係数

(BCF)や取り込み速度等の関連や. Cd及びNap
においても貧血の発症と試験物質の体内濃度との関

連が示唆された。このことは.各種化学物質の毒性

発現に体内濃度との関連があることを類推させるも

のである。そこで¥次項以降で¥今回選定した試験

物質について，生物濃縮試験を実施し，取り込み速

度，排j世速度. BCF等を調べ，試験魚の感受性差

の原因について検討を加えることとした。

2.5. まとめ

本章においては，海産魚を吊いた各種化学物質に

対する沿岸環境の影響評価に資することを目的とし

て. 日本沿岸域で、問題となっている化学物質である

有機スズ化合物の TBTO及びTPTC.公害問題で

問題となっていた Cd. さらに蛤舶の康礁事故等に

より突発的の発生する流出油の成分のひとつである
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Napを試験物震として選定しまず¥近年種苗生

産技術の発達により実験魚、として入手しやすく，我

が隠を代表する海水魚、であるマダイを用いて急性毒

性試験，稚魚、の長期間暴露試験を実施した。さらに

外国産の実験魚、マミチヨグを用いて同様の試験を実

施し魚種開の感受性の比較を行った。さらには化

学物資に鋭敏に影響されることが期待される鎚液性

状による影響評髄を行い，その:有用性についてマダ

イを用いて検出した。その結果，急性毒性試験にお

いて試験魚、としてマダイを用いることにより 4種類

の試験物質について感度良く影響を評価することが

可能であった。マミチヨグを用いた初期生活段階毒

性試験では成長を評価項目とすることにより感度良

く試験物質の影響を評価できることが確認され.成

長を評価項目としたマダイ稚魚を用いた慢性毒性試

験を実施しマダイは試験魚、として非常に感受性が

高く，また，椎魚、の長期暴露試験を実施して，成長

を指標とすることで感度良く化学物賓の慢性影響を

評価できることが明らかとなった。さらに試験魚と

して鋭敏なマダイを用いて，血液学的な影響評価に

ついても検討を加えた結果，成長等を指標とした影

響評価に比較して若干感度が劣るが，血液性状を評

価項目として試験物質の毒性を調べることによっ

て，赤血球が持つ酸素運j般に関連する機能や呼吸等

生理学的影響についても有用な情報が得られること

から，血液性状も一つの有益な影響評価項目である

と考えられた。

マダイは，試験魚、として各種化学物質に対する感

Table 3-1. Chronic toxicity and AC只of名ourchemicals for 

間 dsea bream and mummichog 

NOEC LOEC MATC 
Chemicals ACR 

μg/L 

red sea b陪 am
TBTO 0.cXl097* 0.0036功 0.0019* 670 
TPTC 0.34料1.9紳 0.80特 120

Cd 27 50 37 18 

Na色 7.4 31 15 44 

mummichog 

TBTO 0.010* 0.090* 0.03ひ承 430 
TPTC 0.7料 2.2林

Cd 530 2000 
Nap 48 120 
* : expressed as μgTBT IL 

特 expresseda sμgTPT IL 

1.2キ*

1000 
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受性が高いことが明らかとなったが，ふ化仔魚、の飼

育が悶難であり，また館料の確保に労力を有する

の理由から，最も鋭敏な時期に毒性試験を行う初期

生活段階毒性試験の試験魚、には不向きである O そこ

で¥物質毎に急性毒性値と慢性毒性値との比がほ

ぼ一定である (Randet al.. 1995) ことを利用して，

マミチヨグで求めた急性毒性値，及び、次項で求めた

寝性毒性値である NOEC及び LOECを用いて，感

度良く調べることができるマダイの急J性毒性値を用

いてマミチヨグ、で、求めた急性慢性毒性比を用いてマ

ダイの慢性毒性値の推定の可能性についても次項以

静で検討を加える。さらに，血液性状への影響の発

現に関して，試験物質の体内濃度との関連が示唆さ

れ，また，マダイがマミチヨグに比較して感度良く

影響を評価できることに試験物質の体内濃度との関

連性も考えられた。そこで¥次項以降で，今回選定

した試験物笠について，生物濃縮試験を実施し取

り込み速度排地速度，生物濃縮係数 (BCF)
を調べ，試験魚、の感受性との関連いついて検討を加

えることとした。

第3章 急性毒性値と'慢性毒性値の比較

一一語J性t慢性毒性比の比較一一

これまでにマミチヨグ及びマダイ供試魚として急

性毒性試験及び慢性毒性試験を種々の毒性試験を

行った結果，マミチヨグの急J性毒性値と慢性毒性値，

マダイの急d笠毒性値と慢性毒性値(稚魚長期暴露試

Omummichog・juvenilered sea bream 
1000 
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J 
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Fig.3網 1.The relationship between acute and 

chronic toxicity values for mummichog and juvenile 

red sea bream. 
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験で得られた値，以下，慢性毒性値と呼ぶ)を得る

ことができた。これら急性毒性備と慢性毒性値の

比である急性慢性毒性比 (ACR， Acute-to-Chronic 

Toxicity Ratio) は物質ごとにほぼ一定の値を示す

ことが知られている (Randet al.， 1995)が，同様

のことがマミチヨグあるいはマダイにも当てはまる

のかは明らかではない。 ACRが一定という考え方

がマミチヨグあるいはマダイに適用できれば，例え

ばマミチヨグのような急性毒性試験及び埠性毒性

試験の両方が実施できる海産魚の毒性値から求め

たACRを用いて，種々の海産魚、のJ急性毒性値から，

慢性毒性値の推測が可能となる O そこで，マミチヨ

グ及びマダイの急、性毒性値とi霊性毒性値の間にどの

ような関係があるか十食言すした。

3.1. 試験方法

マダイ及びマミチヨグで求めた TBTO，TPTC， 

Cd及びNapこれら 4種類の試験物質に対しもっ

とも鋭敏に影響を把握できた項目から得られた

LOEC及び NOECを用い，その幾何平均である

最大許容濃度 (MATC， Maximum Acceptable 

Toxicant Concentration. NOEC x LOECの平方根)

を算出した。この MATCでマダイの急J性毒性値で

ある 96hrLC50，TBTO : 1.3μg TBT /L， TPTC: 92 

μg TPT /L， Cd: 650μι/L， Nap: 670 /し及びマ

ミチヨグの急、性毒性値である 96hrLC50，TBTO : 13 

μg TBT/L， 67μg TPT /L， 32000μg/L及び、5900μg/L

(角埜・清水， 2002) をそれぞれ除して ACRを求め

た。

3.2. 結 果

マダイ及びマミチヨグで求めた成長を指標とした

場合の慢性毒性値である LOEC及び NOECから求

めた叫ATC並びに MATCを急性毒性値で除した

ACRを求めて Table3-1に示した。 TBTOについ

ての ACRは両魚種ともに高い傾向を示したのに対

して， Cdの ACRは問魚種ともに最も小さかった。

魚、手重間の比較では， TBTOについてはマダイとマ

ミチヨグの ACRの比は1.6倍， TPTCではほぼ2倍，

Cdでは1.7倍 Napでは1.8倍であり，両魚J重関の

ACRは近似した{直をとっていた。これらの結果か

らマダイとマミチヨグの ACRは，物質開での差異

が 2告以内と小さく，ほほ一定であることが明らか

となった。

3.3. 考察

本研究において j専られた急性毒性値である

96hrLC50及び慢性毒性値である MATCの関係を

Fig.3-1に示した。両者の比，つまり 96hrLC50を

MATCで除した値が ACRとなる O マダイの毒性

俸とマミチヨグの毒性値について，急、性毒性値と慢

性毒性値とを比較すると， Fig. 3-1に示すように両

魚種の毒性値の絶対値は異なるものの，これらの

値が間一直線に由帰でき，マミチヨグ急性，慢性

毒性f直とマダイ急性毒性値から，マダイ慢性値の

大まかな推定が可能であることを示している。全

体ではその値 ACR値は TBTOでは 100を越え，

TPTC， Cd及びNapでは 10から 100の聞であり，

総じて 100前後に分布することが明らかとなった。

また， Fig.3-1において， TBTOの各毒性値は左下，

TPTCが中程， CdとNapが閣の右上に分布してお

り，試験物質毎に Iつのグル…プを形成している傾

向が伺える O これらの結果から ACRは魚種に関係

なく，物質ごとに一定の値であるという考え方はマ

ミチヨグおよびマダイにも適用可能であると考えら

れた。

また.既報の急性毒性値及び埠性毒性値を Table

3-2に示した。評価項目によっては影響を検出する

感度が異なるために.得られる慢性毒性値に差異が

生じ，計算に用いる慢性毒性値により ACRの値も

変動する O 本研究結果においても，マミチヨグにお

ける Cdの慢性影響評価の場合，奇形率を指標とし

て得られた'1要性毒性値 (MATC): 280μg/Lをj召しミ

て算出した ACRは 110であるのに対し成長を指

標として得られた慢性毒性能 (MATC): 1000μg/L 

を用いて算出した ACRは31であった。本研究結

果ではマミチヨグにおいて奇形率も 4慢性影響を感度

良く検出できたが，既報の慢性毒性値においては

Table3-2に示すように評価項目により得られる '1要

性毒性値に差異が生じることが確認された。種々の

影響評価項目の中で成長は感度良く慢性毒性値を求

めることができるが，本研究で， Cdの慢性毒性値

が奇形率によってもより感度良く検出できたことか

らも，種々の評{面項自を用いて多角的に慢性影響を

評{illiする必要があることも明らかとなった。

これまでの研究では ACRについて田端 (1979)

がとりまとめを行っており， Table 3-3はその{[長を

抜粋してまとめたものである O 田端(1979)はこれ

らの値から淡水魚について麓々の化学物質について

の ACRを示しその逆数を適応係数 (application

factor) として化学物質の分類を行っている O この

適応係数は米国の水質基準 (NASand NAE， 1974) 

における 96hrLC50に乗ずべき係数であり，この値

を用いて水質基準を定めている。彼の分類によると，
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Table 3“2. Previous reported cute toxicity and MATC values of four chemicals for marine fish 

Chemicals Species 
96hrLC50 

(μ g/U 

MATC 

(μg/U 
Toxic effects Reference 

T8TO* 81eak (Alubumus albumus) 15+ Linden et al.. 1979 

Chinook salmon 

(Oncorhynchus tshawytscha) 
1.5 Short & Thrower， 1987 

Fork tongue goby 4 Shimizu and Kimura， 1987 

{Chasmichthys do庁chognathus} 0.1 ++ atrophy of thymus Shimizu and Kimura. 1992 

Girella (Girel!a punctata) 3.2 Kakuno & Kimura. 1987 

Inland silverside 0.093++ 
growth inhibition Hall et al.， 1988 

(Menidia beryl!ina) 

Mummichog 17.2 Pinkney et al. . 1989 

{Fundulus heteroclitus} 3，7 
suppression of 

Mochida et al. . 2007 
spermatogenesis 

13 0.030 growth inhibition present study 

Sheepshead minnow 16 ECOTOX. 2007 

(Cyprinodon variegatus) 3.0 
survival 

Ward et al.. 1981 

0.52 

Striped bass 0.067サ令

growth inhibition Pinkney et al.' 1990 
(Morone saxatilis) 

Red sea bream 0.66++ atrophy of thymus Shimizu and Kakuno， 1994 

{Pagrus m司ior} 0.24 anemia Kakuno and Koyama， 2004 

1.25 0.0019 growth inhibition present study 

TPTC** Fork tongue goby 18 Shimizu and Kimura， 1991 

Cd 

Mummichog 67 1.2 growth inhibition present study 

Pink salmon 

{Oncorhynchus gorbuscha} 
1200 Korn et al.. 1979 

Red sea bream 92 0.80 growth inhibition present study 

Atlantic silverside 

(Menidia menidia) 

Coho salmon 

(Oncorhynchus kisutch) 

690 
survival， growth 

Voyer et al.. 1979 
inhibition 

1500 Dinnel at al.， 1989 

Flounder survival. growth Von Westerhagen and 
1410 

(月'atichthysflesus) inhibition Dethlefsen， 1975 

Mummichog 

Red sea bream 

Sheepshead minnow 

Shiner perch 

(Cymatogaster aggregata) 

Striped killifish 

(Fundulus maJalis) 

1300 Voyer et al.. 1975 

55000+ξisler， 1971 

32000 1000 abnormality present study 

650 Koyama et al.' 1992 

149 anerr羽a Kakuno and Koyama. 2004 

650 37 growth inhibition present study 

180.3 

50000今

11000今

750 

150 

survival， growth 

inhibition 

ECOTOX， 2007 

Eisler， 1971 

Hutchinson et al.. 1994 

Dinnel at al.. 1989 

21000' Eisler， 1971 

Nap Mummichog 5900 76 growth inhibition present study 

Red sea bream 41 anemia Kakuno and Koyama， 2004 

670 

* : Toxicity values of T8TO were expressed as μE 丁目T/L

** : Toxicity values of TPTC were expressed as μg TPT/L 

+ : Nominal concentration 

今十 LO王C

15 growth inhibition present study 
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Table 3ω，3. Comparisons of acute subchronic and chronic toxicity test (Tabata， 1979) 

Chemical Species 
96hLC50 MA TC 
(μg/Ll μg/し) e
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Hydrogen cyanide 

Salvelinus fontina/is 94 8.3 11 0.088 Konedt et al， 1997 
幽 Pimephal，田 P..C'?!!!.'!.~t;，':.___ __ ___ __ _g9_ __ ___ __ __~.]_ __ ___ __ ___ __ _?，:I;._ __ ___ 2~<!.1L _____ _l:i!，_~ _':.':.~l:.J _~ E 

Lead 

Salve/inus fontinalis 3360 57 59 0.017 
Holocombe et al. 
1976 

Oncorhynchus mykiss 1170 5.6 210 0.0048 Davis et al 1976 

Chromium 

Salve/inus fontina/is 59000 265 223 0.0045 8enoit， 1976 

Oncorhynchus mykiss 69α00 261 265 0.0038 8eno辻， 1976 

Cu担per

Mdくimand 8enoit， 

1971 

Mount and 
Stephan， 1969 

Lopomis macrochirus 1100 29 38 0.026 8eno比1975

Zinc 

伊 Jordanella 河9':~q'!..'!.___ ___ __ ___ __1_~Q9_ __ ___ __ __}_~ __ ___ __ ___ __ _~]__ __ ___ Q:O_~~ __ _____ .:?e~，!1_a!"_l~.?_~ 

Cadmium 

Salve/inus fontina/is 100 13 8 0.13 

Pimephales promelas 84 14 6 0.17 

Pimephales promelas 7200 46 157 0.0064 
Pickering and 

Gast， 1972 

Pimephales promelas 1500 16 96 0.0104 Carlson， 1971 

L opomis macrochirus 20400 50 410 0.0024 Eaton， 1974 

Jordanella汗oridae 2500 5.8 434 0.0023 Spehar， 1976 

Methylmercury 

chloride Salve/inus fontinalis 75 0.52 144 0.0069 Mckim et al.， 1976 

Oncorhynchus mykiss 31 0.012 2583 0.00039 Matida et al， 1972 

Linear 

alkylate 
sulfonate 

Pimephales promelas 4350 869 5 0.20 
Pickering and 
Thatcher， 1970 

Plinephales promelas 3400 742 5 0.22 McKim et al. 1975 

Esox lucius 3700 775 5 0.21 McKim et al， 1975 

Atrazine 

Salvelinusゐntinalis

Pimephales promelas 

4900 

15000 

88 55 0.018 

35 0.028 

Macek et al， 1976b 

Macek et al， 1976b 427 

Lopomis macrochirus 6700 218 31 0.033 Macek et al， 1976b 

Lindane 

Salve/inus fontina/is 26 12 2 0.46 Macek et al， 1976a 

Pimephales promelas 69 15 5 0.21 Macek etal， 1976a 

Lopomis macrochirus 30 11 3 0.36 Macek et al， 1976a 

Malathion 

Mount and 
Stephan， 1967 

L opomis macrochirus 110 5.2 21 0.047 Eaton， 1970 

PCP-Na 

Pi.片1ephalespromelas 9000 341 26 0.038 

Oncorhynchus net古a

Plecoglossus alt.ルeli.主

63 

68 

1.7 

2.6 

37 0.027 

26 0.038 

Webb and 8rett， 

1973 

Matida et al， 1970 
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本研究でも試験物質して毒性試験を行った Cdは適

応係数が0.003'1i手の物質に分類されており，このこ

とからその 0.003の逆数である ACRは333となり

淡水魚においで慢性毒性値は急性毒性値の 333分の

l程度の値を示すことを意味している。本研究で海

水魚、を試験魚、として求めた ACRはマダイでは 18.

マミチヨグでは 31であり 田端の報告した植と大

きく異なっていた。 Cdという単独の物質について

の結果であるが，淡水魚と海水魚、の ACRには差が

あることが示唆された。

Leung et al. (2001)は，海水の生物における毒性

値を淡水の生物の毒性値から推定可能か検討を行っ

た結果，生物の持つ化学物質に対する感受:'1主の遠い

から推慨が難しいことを述べており， さらに，急性

毒性値からの題性毒性値の推定には海水魚、の ACR

を用いる必要があることを Voyeret al. (1975)が

指摘している O マダイはわが閣を代表する海水魚、で

あり，各種試験物質に対して感受性も高く，また，

広く種苗生産が実施されていることから試験魚とし

ても入手しやすい。しかしマダイの種苗は数十 t

規模の大型水槽により数寄万粒の受精卵を用いて生

されており，熟練した担当者が携わっても受精卵

からの飼育を開始して 50数日後の生残率は 30%程

度(藍ら， 2005)である。マダイの卵を小型水捕に

収容しふ化仔魚、にワムシ.アルテミア等の餌料生

物を与えながら数週間，死亡率を低く保つことは難

しく， したがって初期生活段階毒性試験を行うこと

はかなり困難であり，さらに，受精卵から再生産に

るまで4年程度の全生活関毒性試験の実施は不可

能といっても過言ではない。そこで¥急性毒性試験

では感茂良く毒性値を得ることができるが，受精卵

からの飼育が困難なため初期生活段階毒性試験が実

施できないマダイについての慢性毒性信を推定する

方法を検討ーするために，マダイとマミチヨグを試験

魚、として ACRが試験物質ごとにほぼ一定か否かを

調べた。その結果， Fig. 3-1に示すように，同魚種

の ACRが近似しており，マミチヨグの ACRとマ

ダイの急性毒性儲からマダイの慢性毒性龍が推定で

きることが明らかとなった。このことから，ある魚

種の急性毒性値及び慢性毒性値が明らかとなってい

る場合に急性毒性値を'1要性毒性値で除して ACRを

出し日Ijの魚種で求めた急性毒性値を先の ACR

で除しで慢性毒性値を推定することの可能性が示さ

れた。特に， 日本の海水魚、ではその餓脊の困難さの

ために慢性毒性試験の実施例が榎めて少なかったこ

とから，この ACRを用いた慢性毒性値の推定の可

能性が示された意義は大きいと考える O

第 4章 生物濃縮試験及び臨界体内濃度による

感受性の検討

一海水魚、マミチヨグ及びマダイに対する 4種の

環境汚染物質の生物濃縮性と毒性との関連一

各種汚染物質の毒性ついては多くの報告側があ

り，またその値は広範にわたっている O 魚類だけに

ついても汚染物質に対する急、性毒性舘は魚種によっ

て著しく異なっている O 汚染物震に対する毒性値の

違いは，汚染物質に対する生物の感受性差に起留す

ると表現されており，この感受性差が何に起因する

のかについては，種々の研究がなされているが未だ

にト分には明らかにされてはいない。体内に速やか

に取り込まれるベンゼン類， PAH類等の物質につ

いては，その急性毒性は発現の形態により種々の分

類がなされている(lV1cKimet aL 1987a ; lV1cKim 

et al.， 1987b ; Bradbury et aL 1989 ; Bradbury et 

aL 1991)。また，毒性の発現と生物体内の濃度と

は密接に関連する (Randet al.，l995) ことも知ら

れており，臨界体内残留量 (CBR， Critical Body 

Residue)から死亡の掠留を説明する研究(lV1cCarty

et al.，l992 ; lV1cCarty and lV1ackay， 1993)がなされ

ている O

本研究においては，その使用が禁止されているが

極めて強い毒性を示す代表的な有機スズ化合物であ

る自主fヒト J)ブチルスズ (TBTO)及びI匝イヒトリフェ

ニルスズ (TPTC)，古典的な汚染物質であるカド

ミウム (Cd)，現在も海洋汚染で問題となる流出油

の主成分の一つである多環芳香族炭化水素のナフタ

レン (Nap) を試験物質として選定しこれらにつ

いて日本において広く種苗生産がなされ，また，水

産業においても重要な海水魚種であり，環境省が生

態毒性試験魚として推奨しているマダイ (Pagrus

major) と.環境モニタリング等広く生物学的試験

に利用され，我々の研究室で毒性データが豊富なア

メJ)カ東海岸原産の海産のメダカの一種.マミチヨ

グ (FuJldulusheteroclitus) を試験生物として選定

し急性毒性試験及び慢性毒性試験を実施した。そ

の結果，試験物質ごとの急性毒性債と慢性毒性値の

比である急性'慢性毒性比 (ACR)は近叙していたが，

マダイとマミチヨグの急J性あるいは慢性毒性値が大

きく異なっていた。そこで，ここではこの試験物質

に対するマダイ及びマミチヨグの毒性値の差異が試

験物質の体内残習量に密接に関連するとの仮設を立

て，本研究を実施した。本研究では，これまでに毒

性試験を実施してきた 4種類の試験物質について，

先ず体内へどれだけ蓄積しやすいのかを明らかにす
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るために生物濃縮試験を実施した。生物濃縮試験よ

りもとめた生物濃縮係数 (BCF，おioconcentration

factor) ，吸収速度定数 (kj) 及び排准速度定数 (k2)

と毒性値の関連について検討を加えた。さらに，

性毒性値及びBCFから CBRを算出して，急性毒

性試験において死亡した伺体中の試験物質濃度との

比較等を行い仮説の検証を行った。

4.1. 試験方法

試験生物:マミチヨグ稚魚は瀬戸内海区水産研究

所で飼育中の僧体を試験に供した マダイ稚魚、は，

アーマリン近大から購入した個体を試験に供した。

Table 4-1に示すように試験開始時の試験魚、の体重

はそれぞれ，マミチヨグでは TBTOで0.87:t 0.15g， 

TPTCで0.92:t 0.12g， Cdで1.8土 O.1g，Napで0.80

土 0.15g，マダイでは Cdで 2.7土 0.3g，Napで1.2

こと O.2gであった。

試験物質・試験した化学物震は，酸化トリブチル

スズ (TBTO; Bis (tributyltin) oxide，純度 96%，

MW  290.036， Sigma但AldrichCorporation， USA， 

MO)，塩化トリフェニルスズ (TPTC;Triphenyltin 

chloride，純度 >98%， MW  350.0068，和党純薬工

業株式会社，大阪)，塩化カドミウム (CdCI2 • 

2.5H20，以下 Cdと略記， 純度 >98%，Cdとして

MW  112.4，和光純薬工業株式会社，大阪)，さらに，

ナフタレン(以下 Napとl略記， 純度 >99%，M W  

128.164，和光純薬工業株式会社，大阪)，以上4物

質である。

急性毒性試験・生物濃縮試験に先立ち，マミチヨグ

及びマダイを用いた急J性毒性試験を流水式試験装震

により実施した (Kakunoet al.， 2009)。詳細は前出

の2. 1.急性毒性試験に記載した。試験期間中の

死亡魚、は取り上げ，試験物質の体内濃度分析のため

のサンプルとした。試験開始 24時間後及び試験終

了直前に採水した海水試料について，試験物質の濃

度を測定した。死亡率及び測定濃度の平均値からプ

ロピット法により 96時間半数致死濃度を求めた。

求めた急性毒性値は生物濃縮試験における濃度設

定の参考とした。 96時間半数致死濃度 (Kakunoet 

al.， 2009)及び以下に述べる生物濃縮試験で求めた

生物濃縮係数から，設述する式により臨界体内残留

CBRを算出した (McCartyet al.， 1992) 0 

マミチヨグを用いた生物濃縮試験:試験濃度は，

性毒性試験で得たマミチヨグの 96時間半数致死濃

度及びYamadaand Takayanagi (1992)等を参考

に， TBTOでは 0.12μgTBT /L， TPTCでは 0.12

μg TPT /L， Cdでは 0.1mg/L， Napでは O.2mg/L

に設定した。被検物質の TBTO及びTPTCはジメ

チルスルフォキシド (DMSO，和光組薬工業株式会

社，大阪)に溶解後，塩化カドミウムは蒸留水に溶

解後 Napはアセトン(残留農薬試験用 300，和光

純薬工業株式会社，大阪)1容に溶解しさらに 9容

の医薬用硬化ひまし泊 (HCO-40，日光ケミカルズ

株式会社，東京)を添加混合した後，それぞれ所定

を水道水に添加して試験液を作製した。この試

験液をガラス製定量ポンプ (GlassPump GMW-A， 

東京理東京理化器械株式会社，東京)により一定の

流量で試験水捕に注入し 同時に 20'tに調温した

活性炭ろ過海水も各水槽に注入し所定の濃度となる

ように設定した。各試験水槽にマミチヨグ稚魚、を

収容し， Table 4-1に示すように TBTO，TPTC及

びCdで8週間の取込試験に続き清浄j毎水に移し 4

週間の排地試験を Napの試験では 2週間の取込

試験の後清浄海水に移し 1週間の排池試験をそれ

ぞれ実施した。試験期間中は通気を行い試験水の

溶存駿素濃度の低下を防止するとともに，体重の

1%量の協和発酵製海水魚用初期飼料を毎日与えた。

3尾ずつ供試魚をサンプリングし， MS222 (meta 

aminobenzoic acid ethylester methanesulfonate， 

Sigma-Aldrich Corporation， MO， USA) の

500mg/Lの海水溶液により麻酔して体重測定の後，

体内の試験物質濃度の測定を行った。試験期間中は

水中の試験物質濃度の測定を 2週毎に行った。

マダイを用いた生物濃縮試験.マダイの TBTO

及び TPTC生物濃縮データは， Yamada and 

Takayanagi (1992)の結果を用いた。一方， Cd及

びNapについてはマダイを用いて生物濃縮試験を

実施した。試験濃度は小山ら (1992)のマダイにお

ける Cdの急性毒性値及び本研究のマダイを用いて

実施した急性毒性の結果を参考に CdではO.1mg/L，
Napでは0.05mg/Lに設定した。暴露方法はマミチヨ

グと開様で， Table 4-1に示すように Cdでは 8週

間の取込試験の後清浄海水に移し 6週間の排法試験

を Napは2週間の寂込試験の後清浄海水に移し 3

臼聞の排法試験をそれぞれ実施した。 3尾ずつ供試

魚、をサンプリングし， MS222 (meta aminobenzoic 

acid ethylester methanesulfonate， Sigma-Aldrich 

Corporation， MO， USA) の500mg/Lのj毎オ吋容i夜

により麻酔して体重測定の後，体内の試験物質濃度

の測定を行った。試験期間中は水中の試験物質濃度

の測定を 2週毎に行った。

4.1.1. 分析方法

TBTO及びTPTC:試験水の TBT及びTPT分
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析は，北九州市環境科学研究所(1998) 及び岩村

(1999) の方法に準じて以下の通り行った。試料

500mLにサロゲート溶液 100μL(26.7μg/L トリブ

チルスズクロライド (TBTCl)-d27 (林純薬工業株

式会社，大仮)及び413μg/L トJ)フェニルスズク

ロライド (TPTCl)-d15 (林純薬工業株式会社，大

阪)の混合nヘキサン(ヘキサン 300 残留農薬

試験用，和光純薬工業株式会社，大阪)溶液)及び

pH5に調整した 2M酢酸一酢酸ナトリウム(和光

純薬工業株式会社，大阪)緩衝液 10mLを添加撹枠

後，誘導化剤である 10%テトラエチルホウ酸ナト

リウム (NaBEt4，Strem Chemicals， Newburyport， 

MA， USA) 1mLを加え 20分間振とう混和した。

ヘキサン 100mLを加え 10分振とう混和し，ヘキ

サン層を無水硫酸ナトリウム(残習農薬・ PCB試

験用，和光純薬工業株式会社，大阪)で脱水した

後 200mL容量のターボパップ用の濃縮管に採取し

た。ヘキサン分取後の水層にさらにヘキサン 50mL

を添加， 10分間の振とう混和後，へキサン層を無

水硫酸ナトリウムで

たO ヘキサンは濃縮装置 (TurboVap n ， Zymark 

Corp吋 Hopkinton，MA， USA) で約 0.5mL まで濃

縮した。ヘキサンでコンデイショニングしたフロ

J)ジルカラム (Sep-Pak+florisil， Waters， Milford， 

MA， USA) に濃縮液を添加し 5%ジエチルエーテ

ル添加ヘキサン 6mLで溶出した。内標準混合溶液

として 813μg/Lのテトラブチルスズ -d36及び 1020

μg/Lのテトラフェニルスズ -d20の混合ヘキサン溶

液 100μLを添加，議素気流下で 0.5mLまで濃縮し，

GC/MSの試料とした。

魚、体中の TBT及びTPTについては北九州市環

境科学研究所 (1998) 方法及び岩村ら (2000) の

方法に準じ， 1 個体全てをホモジネートしそこ

から分析サンプルとして秤量した 19にサロゲー

ト溶液 (5.34ngTBTC1-dz7， 8.25ng TPTC1-d15) を

100μL 添加後， 1M臭化水素酸ーメタノーjレ/酢駿(1:

1)を 15mL添加し 30分間張とう撹持した。撹祥後，

飽和 NaBr溶液 20mLを入れた 100mL分液ロート

にNO.5Aろ紙で吸引ろ過してろ液を採取し酢酸

エチル/ヘキサン (3: 2)混液 5mLを添加 10分時

振とう抽出し有機溶媒層を分取した。水層に再度

酢酸エチル/ヘキサン (3: 2)混合液 5mLを加え

て 10分間振とう抽出して有機溶媒層を分取し前

の有機器媒と合わせたO 有機溶媒は無水硫酸ナトリ

ウムで脱水後，ロータ J)ーエパポレータで 5mLま

で濃縮した。濃縮液に乾闘しないように窒素ガスを

穏やかに吹き付けて溶媒を揮散させた後，残j査にエ

タノール 5mLを添加，溶解しこれを試料前処理液

とした。試料前処理液は少量のエタノールにより洗

い込んで 200mL分液ロートに入れ，酢酸一酢酸ナ

トリウム緩f音波 (pH5)5mL及び蒸留水lOmLを添

加混合後， 10% NaBEt4溶液 1mLを添加， 10分間

t辰とうして誘j幕イ本化を行った。 1MKOHーエタノー

ル溶液 40mLを加えて 1時間振とう・アルカリ分解

後，蒸留水を 25mL添加しさらにヘキサン 40mL

を添加して 10分間振とう後ヘキサン層を分取した。

水層にさらにヘキサン 40mLを加え 10分|喝振とう

後ヘキサン膳を分取し前のヘキサンを合わせた。

ヘキサンは無水硫酸ナトリウムで脱水後，濃縮装

置 (TurboVap n ， Zymark Corp.， Hopkinton， MA， 

USA)で2mLに濃縮後，予めヘキサンでコンデイ

ショニングしたフロジリルカートリッジに負荷し流

出液を回収した。カートリッジにさらに 5%ジエチ

ルエーテルーヘキサン 6mLを負荷し流出液を田技

した。接出液を合わせ， 100μLの内標準混合溶液を

添加後 N2で 1mLまで濃縮し GC/MSの試料とし

Table 4-1. Experiments on bioaccumulation and elimination on chemicals by mummichog 

and red sea bream 
lnitial Nominal Duration of experiment (week) 

Chemicals Species body concentrati on Exposure Depuration 
weight (g) VliLし)

TBTO Mummichog 0.87土0.15 0.1 8 4 

TP丁C Mummichog 0.92土0.12 0.1 8 4 

Cd Mummichog 1.8土0.1 100 8 2 
Red sea bream 2.7+0.3 100 8 6 

Nap Mummichog 0.80土0.15 150 2 
Red sea bream 1.2:1:0.2 50 2 3-days 
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た。

キャピラ 1)ーカラムとして DB5-MS(長さ 30m，

025mmID， Agilent Technologies， Santa Clara ， 

CA， USA) を装着した GC/MS(Hewlett Packard 

5890 series II and Hewlett Packard 5972 series， 

Palo Alto， CA， USA)用い，以下の条件で分析し

た。注入口の温度は 290
0

Cとし検出器の部分に

300'Cの温度をかけた。カラム温度は 60'Cで 2分間

保持した後， 20
0

C /分で 130
0

Cまで昇温，引き続き

lO
o
C /分で 210

0

Cまで昇温後， 5
0

C /分で 300
0

Cま

で昇温し， 2分間保持のプログラムによった。 1検

体に要する分析持問は 30分であった。 SIMモード

で TBTまたは TPTとそれぞれの d体， TeBT-d36， 

TePT-d却を定量した。モニターイオン，確認イオ

ンはそれぞれ mlzで TBT: 263， 261， TPT : 313， 

301， TBTCl-d2i
・318，316， TPTCl-d15 : 366， 364， 

TeBT-d36 : 318， 316， TePT-d20 : 366， 364とした。内

標準物質で有機スズと d体の定量値を補正後，有

機スズに対応する d体の回収率で定量舘を補正し

標準試料を基準にして検量線を作成し濃度を計算し

た。

Cd: Cdの分析は]IS工場排水試験法(日本工業標

準調査会， 1993) に準じて限定した。試験水の Cd

は0.45μmのミリポアフィルターでろ過したものを

分十庁サンプルとした。魚{本中の Cd分、オ庁のための

前処理は湿式灰化とし秤量した 1個体全てにつ

いてその体重の 5倍量の有害金属測定用硝酸(和

光純薬工業株式会社，大阪)を添加して一晩放置

した後， 120'Cのサンドパスより 4時間加熱して完

に溶解させたものを分析サンプルとした。分析

サンプルは PolarizedZeeman Atomic Absorption 

Spectrophotometer Z-8000 (Hitachi， Tokyo， ]apan) 

に導入し空気ーアセチレンバーナーによるフレー

ム法により定量した。

Nap:試験水及び魚、体中の Napの分析は立石 (2000)

の方法に準じた。試験水はサンプル 5ないしlOmL

を共栓試験管に取り，サロゲートとして 250ppb

の ds-N aph thaleneの混合溶液 50μLを加えた後

10mLのヘキサンを添加して 10分陪振とうし Nap

をヘキサンに転溶した後にヘキサン層を分取した。

分取したヘキサンに 25ppmの dlO-Fluorenel.OμLを

内標準物質として加えた後，最終溶液を約 0.5mL

に濃縮し GC-MSによる分析に供した。

魚、体サンプルの分析は以下の通りである。 11間体分

全てを分析サンプルとして 200mL三魚フラスコに

取り，サロゲートとしておOppbの ds-N aph thalene 

の混合溶液 100μLを添加した。これに. 1N水酸化

カリウム/エタノール溶液 100mLを加え，ウォー

ターパス上 80
0Cで一時間還流しアルカリ分解を

行った。分解後，溶液を 500mLの分液ロートに移

して 100mLのヘキサン及び蒸留水を添加して 10分

間振とうし Napをヘキサンに転溶した。ヘキサン

を100mLの蒸留水で 3回水洗し濃縮後シリカ

ゲルクリーンアップ (SupelcleanLC-Si : 19 6mL， 

SUPELCO INC. Bellefonte， P A， USA) を行こった。

シリカゲルを 10mLのヘキサンでコンデイショニ

ングし，濃縮液をカラムに添加後， 9mLのヘキサ

ンで Napを溶出した。 25ppmの dlO-Fluorenel.OμL

を内標準物質として加えた後，最終溶液を約 0.5mL

に濃縮し GC-MSによる分析に供した。

キャピラリーカラムとして DB5-MS，30m， 

0.25mmID (Agilent Technologies， Santa Clara ， 

CA， USA) を装着した GC/MS(Hewlett Packard 

5890 series II and Hewlett Packard 5972 series 

Palo Alto， CA， USA)用い， SIMモードで以下の条

件により分析した。 注入口の温度は 280
0

Cとし検

出器の部分に 300
0

Cの温度をかけ，貿量分析計のイ

オン源部分に 190
0

Cの温度を得た カラム溢度は

60
0

Cで 1分間保持した後 10
0

C /分で 120
0

Cまで昇

温，引き続き 5
0

C/分で 210
0

Cまで昇温後， 6
0

C /分

で300
0

Cまで、昇温し 10分間保持した.分析時聞は

50分であった。

4.1，2， 解析方法

生物濃縮係数 (BCF，Bioconcentration Factor) 試

験水と魚体中の被検物質濃度の詰!日定結果から， (1-1) 

式を用いて BCFを計算した。 TBT及び TPTは，

試験開始時の魚、体から検出されなかったので BCF

の計算において対照試験の魚体中濃度 (Cfo)で補

正しなかった。

BCF (Cf1 Cfo) / Cw (1-1) 

BCF:生物濃縮係数

Cf1・平衡状態に達した時の試験区の魚体中の

被検物紫濃度

Cfo:対照区の魚、体中の被検物質濃度

Cw:試験水の被検物質濃度

蓄積試験及び排洗試験における魚、体中の被検物質濃

度の経時変化を指数関数モデル ((1-2)，(1-3)及び

(1-4) )に当てはめて，取り込み速度定数 (k1)，排

j世速度定数(九)及び平衡状態での BCF(BCFeq) 

を算出した。



られた 6逓自の値を Cfj として， また Napについ

ては 3日自の髄を Cfj としてそれぞれコンパートメ

ントモデルに当てはめて kj及びんを求めて BCF

を算出し，既報の Yamadaand Takayanagi (1992) 

の値とともに Table4-2にまとめて示した。

TBTOについて， kj及びんの値はマミチヨグで

はマダイの約 2倍及び3告の値を示し ，BCFではマ

ミチヨグの 8000:t 1000及びマダイの 9400:t 100 

(Yamada and Takayanagi， 1992)であり， t検定を

1'fったところ TBTOではマダイの BCFのほうカfマ

ミチヨグに比較して有意 (p<0.05)に大きかった。

また， k/k2の値もマミチヨグに比較してマダイの

方が大きかった。

TPTCについて， kj及びk2の値はマミチヨグと

マダイで近似した値を示し ，BCFはマミチヨグで

3500土 400，マダイで 3100:t 200 (Yamada and 

立当乙ぺ

雫ジ角埜
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(1-4) 
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Cfj :蓄積試験における魚体中の被検物質濃度

Cfz:排准試験における魚体中の被検物質濃度

Cf3 :排法試験開始特における魚体中の被検物質濃度

kj :取り込み速度定数

kz:排i世速度定数

CBR: CBRは急性毒性試験により得られた

96hrLC50及び生物濃縮試験により得られた BCF

からJ2J、下の式により算出した。
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Fig.4嗣 1.Bis (tributyltin) oxide (TBTO) 

and triphenyltin chloride (TPTC) 

concentrations in mummichog during 

bioconcentration and elimination test. 
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4.2. 結 果

生物濃縮係数:マミチヨグの生物濃縮試験における

試験物質の水中濃度はそれぞれ TBTOが 0.063:t 

0.011μg TBT IL. TPTCカ宝0.075:t 0.014μgTPTIし

Cd が 78土 10μg/L.Napが 133μg/Lであった。マ

ミチヨグにおける TBTO及びTPTCの濃度推移は

Fig.4-1に，マミチヨグにおける Cd及びNapの濃

度推移は Fig.4-2にそれぞれ示した。

マミチヨグでは TBTO. TPTC及び Cdの体内

濃度は叡込試験6週自に平衡状態に達していると考

えられた。 8週日以降，試験魚、を清浄海水に移すと，

TBTO. TPTC及びCdともに援やかに体内濃度が

低下した。 Napについては TBTO.TPTC及び Cd

に比較して速やかに体内濃度が上昇し試験開始 1

日目から 3日目で平禽状態に達しているようであっ

た。排法試験に移行後は体内からの排地も速く，速

やかに体内濃度が低下した。

マダイの生物濃縮試験における試験物質の水中濃

度はそれぞれCdが80:t10μg/L及び、Napが31:t 8.2 

μg/Lであった。マダイにおける Cd及びNapの体

内濃度の推移を Fig.4司3にそれぞれ示した。マミチヨ

グと同様に，マダイにおいても Cdの体内濃度が平

衡に達するまでには時間が掛かり，試験開始 6週日

で体内濃度は王子衡に達していると考えられた。 Nap

については速やかに体内濃度が上昇し，試験開始 1

日目から 3日目には体内濃度が平衡状態に達して

いる途考えられた。また，排法試験において試験

魚を清浄海水に移すと Napの体内濃度は速やかに

低下した。これらの濃度推移の結果から， TBTO. 

TPTC及びCdについては平衡状態に達したと考え

CBR (mM) 
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Fig.4・3.Cadmium chloride 2.5司 hydrate(Cd) 

and naphthalene (Nap) concentrations in red sea 

bream during bioconcentration and elimination test. 

Values were expressed mean土 standarddeviation 

(n=3) . Circle. Cd; Diamond， Nap. 
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naphthalene (Nap) concentrations in mummichog 

during bioconcentration and elimination test. 

Values were expressed mean土 standarddeviation 

(n=3) . Circle. Cd; Diamond. Nap. 
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Table 4-2. 

Species 

Mummichog 

Red sea bream本

Chemicals 

T包丁O

3500 

3200 

3500+ 400 

31∞こと 200 

0.038 

0.037 

130 

120 

Mummichog 

Red sea bream* 

TPTC 

8.9 

9.3 

1.9 

0.5 

8.9土

9.3土

0.080 

0.070 

0.71 

0.65 

Mummichog 

Red sea bream 

Cd 

Mummichog 3600 6.4 430土 90 330 

Red sea bream 370 4.5 84土 43 82 
k1 and k2 were calculated by using the concentration in fish expressed in the unit 

of ng/ g fish. The unit of k1 and k2 is mνg fish/day and / day ， respectively. 

*: Yamada & Takayanagi， 1992 

Nap 
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まず. 96hrLC50について. TBTOでは，マダイ

の急性毒性値はマミチヨグの 10分の lであった。

TPTC については，マミチヨグに比較してマダイ

の急性毒性龍がやや高かった。 Cdについては，マ

ダイの急性毒性値はマミチヨグの 50分の lであっ

た。 Napについてはマダイの急性毒性値はマミチヨ

グの 9分の lであった。これらの結果から，総じて

マダイのほうがマミチヨグに比較してこれらの試験

物質に対する感受性は高い傾向を示していた。また

マダイ，マミチヨグともにもっと強い毒性を示した

試験物質は TBTOであり，次いで、 TPTCであった。

マダイでは. CdとNapは同程度の毒性を示してい

たが，マミチヨグでは Napのほうが Cdに比較し

て5倍程度強い毒性を示していた。CBRについては，

TPTCをのぞく TBTO.Cd及びNapのいずれにお

いてもマダイよりマミチヨクゃの方が大きい値を示し

ていた。 TPTCについてはマダイの方がマミチヨグ

に比較してやや大きな値を示した。死亡個体中の試

験物質の濃度をマミチヨグとマダイで比較すると，

マミチヨグの方がいずれの物質においても高くなっ

ており. TBTOではマダイの 31音. TPTCではマ

ダイの 4倍. Cdではマダイの 20培 Napではマ

ダイの 6倍tJ、ヒの高い濃度であった。死亡個体中の

角

Takayanagi. 1992)であり. t検定による有意な差

異は認められなかった。また.k/九の値もマミチヨ

グとマダイでほぼ同じ値を示した。

Cdについて. k1及びんの値はマミチヨグとマダ

イで近叙した値を示し BCFはマミチヨグが8.9土

l.9. マダイが 9.3:t 0.5であり. t検定による有意

な差異は認められなかった。また. k/k2の値もマ

ミチヨグとマダイでほぼ同じ値を示した。

Napについて. k1の値はマミチヨグではマダイ

の約 10倍，九の値はマミチヨグではマダイよりや

や高い値を示した。 BCFではマミチヨグが430土

90. マダイi，)'84 :t 43でマミチヨグの BCFはマダ

イの約 51音の値を示した。また. k/k2の値もマミ

チヨグの方がマダイの約 4倍大きい値を示してい

た。

臨界体内残留量 (CBR.Critical body residue) :マ

ミチヨグとマダイでは本研究で選定した 4種類の試

験物質に対する 96hrLC50をモル濃度で Table4-3 

に示した。この 96hrLC50に生物濃縮試験により得

られた BCFを乗じて算出した CBR及び4種類の

試験物質について急性毒性試験の死亡個体中の体内

濃度をまとめて示したものが Table4-4である O ま

た，これらのデータに各試験物質の 4日 (96時間)

日の蓄積量を加えて図示したものが Fig.4-4であ

52 

白deadfish body resIdue (mean::!::SO) ロCf4d• critical body residue 

100 r一一一一………………

10 

0.1 

0.01 

凶¥一。
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ミ

Table 4-3. Acute toxicity of T8TO， TPTC， cadmium 

and naphthalene for mummichog and 

red sea bream 

Chemicals 96hrLC50(μM) 

mummichog red sea bream 

T8TO* 0.045 0.0045 

TPTC** 0.19 0.26 

Cadmium 220 4.5 

Naロhthalene 46 5.2 

*:value were expressed as T8T 

**:value were expressed as TPT 

日明。日明 o
E φ 五 E φ 五 E
E-g-E  
E E 

TPTC Cd Nap 

Fig.4ω4. The comparison among the critical 

body residue (CBR) . the dead fish body residue 
and calculated concentration of test substance 
in experimental fish at 4th day (Cf4d) at lethal 
concentrations of 4 chemicals (bis (tributyltin) 
oxide， TBTO; triphenyltin chloride. TPTC; 
cadmium chloride 2.5-hydrate. Cd; and naphthalene， 

Nap) in mummichog (n=5) and red sea bream 
(ロ=5). 
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The comaprison between the critical body residue (CBR) 

and dead fish body residue of 丁目TO.TPTC， Cd and Nap 

ln mummicho，g and red sea bream 

Table 4-4 

Dead fish body 
residue (μmol/g) 

Cd 

Nap 

0.040土 0.010

0.013土 0.002

0.079土 0.007

0.017 :t 0.005 

0.070土 0.027

0.003土 0.001

土 0.6

:t 0.2 

5.6 

0.9 

CBR 
(μmol!g) 

0.36 

0.042 

2.0 

0.042 

20 

0.44 

0.67 

0.81 

Mummichog 

Red sea bream* 

Mummichog 

Red sea bream本

Mummichog 

Red sea bream 

Mummichog 

Red sea bream 

*: Yamada & Takayanagi. 1992 

Species Chemicals 

TBTO 

TPTC 
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濃度と CBRとを比較すると. TBTOでは CBRと

死亡個体中の濃度のよヒはマミチヨグで 9分の1.マ

ダイでは 3分の1. TPTCではマミチヨグで8分の

1.マダイで48分の1. Cdではマミチヨグで 20分

の1.マダイでは分の1. Napではマミチヨグで 4

分の1.マダイでは CBRのほうが死亡僧体中の濃度

の約 21音大きくなっていた (Fig.4-4.)。

4.3. 考 察

生物濃縮 Table4-5では，マダイ及び、マミチヨグ

の蓄積性と他魚種との比較を行うため.Table 4-2に

示した本研究結果と既報の kj • k2• BCF及びk/k2

をまとめて示した。

TBTOでは，シロギ、ス (Sillagojaponica) (山田・

榔. 1995) と本試験結果のマミチヨグとは kj •

Table 4-5. The BCF values of TBTO. TPTC. Cd and Nap for marine fish 

uptake elimination 

Chemicals Species 
rate rate 

constant constant 
BCF k1/k2 Ref 

(k1) (k2) 

丁目TO

Pagrus major 320 0.024 9400土100 14000 ~amada and 
Takayanagi， 1995 

Pagrusm軍or 3900 
Shimizu and Kakuno， 
1994 

Pagrus major 4100 
Yamada and 
Takayanagi， 1995 

Si//ago japonica 580 0.07 8400土800 8300 ~amada and 
Takayaηagi， 1995 

Rudarius ercodes 360 0.094 3200土400 3800 ~amada and 
Takayanagi， 1995 

Mugi/ cepha/us 430 0.17 3000土200 250 ~amada and 
Takayanagi， 1995 

Chasmichothys do/ichognathus 900 
Shimizu and Kimura， 
1992 

Chasmichothys dolichognathus 1400 
Shimizu and Kimura， 
1992 

Chasmichothys do/ichognathus 3000 
Shimizu and Kimura， 
1992 

Chasmichothys do/ichognathus 3000-5000 
Shimizu and Kimura， 
1987 

Chasmichothys do/ichognathus 8000-11000 
Shimizu and Kimura， 
1987 

Fundu/us heteroc/itus 630 0.077 8000土1000 8200 This study 
-~-""----用角川園-----，園周用・・用---.-_....・園、.0.0 園、.色・，._，色民岸・色園、-_.-・...周司---------"-園、------園、--------_.，・.. ・用戸...用...周周..周月周_._----周月...専用戸亭亭亭---_.園、_._---_.，骨骨凪凧凧...骨臥陪鳳陪-_.......晶A・
TPTC 

Pagrus major 120 0.037 3100土200 3200 ~amada and 
T akayanagi， 1995 

Si//ago japonica 100 0.024 4000土200 4200 ~amada and 
T akayanagi， 1995 

Rudarius ercodes 120 0.039 2200土200 3100 ~amada and 
Takayanagi， 1995 

Lebistes reticu/atus 0.3 530 Tuda et al.， 1990 

Fundu/us heteroclitus 130 0.038 3500土400 3500 This study 

Cadmium 

Fundu/us heteroc/itus <1 ξisler， 1974 

Fundu/us heteroc/itus 1.6 Eisler， 1974 

Fundu/us heteroc/itus 0.84 主isler，1974 

Pagrus major 0.65 0.070 9.3土 0.5 9.3 This study 

Fundu/us heteroc/itus 0.71 0.080 8.9土 1.9 8.9 This study 

Naphthalene 

Pagrus major 370 4.5 84土 43 82 This study 

Fundu/us heteroc/itus 3600 6.4 430土 90 330 This study 
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i王2，BCF及びk/k2ともに近似した値を示していた。

また.マダイ，シロギス及びマミチヨグは BCFが

8000 ~ 9400であり， これらの魚、干重では TBTOの

蓄積性が高いことが明らかとなった。一方，アゴ

ハゼ (Chasmichothysdolichognathus) では BCF

の億が900から 11000まで広範な値(清水・木村，

1987 ;清水・木村， 1992) を示していた。さらに

アミメハギ (Rudari山 ercodes) 及びボラ (Mugil

cePhalus)の BCFはマダイ，シロギス及びマミチヨ

グの半分以下である 3000程度の値を示しており，

これらアミメハギおよびボラでは，マダイに比較す

ると TBTOの蓄積性は低いと考えられた。マダイ

はBCFが大きいことから比較的 TBTOを蓄積しや

すい魚種であり，また，マダイの k2はボラ，シロ

ギス，アミメハギ及びマミチヨグと比較してより小

さな値を示していたことから，マダイは飽の魚種に

比較して TBTOを排iUJ:しにくい魚撞であることも

明らかとなった。特にふが大きいアミメハギ及び

ボラでは BCFのイ富もづ、さいことカミら， TBTOを封ド

挫しやすい魚種は TBTOを蓄讃しにくいものと推

察された。

TPTCについては，マダイ，シロギス，アミメ

ハギ及びマミチヨグともに BCFは2200~ 4000で

あり魚種の差異は小さかった。また k[及びlらの{直

から，マダイ，シロギス，アミメハギ，マミチヨ

グともに値が近似しておりふが小さいことから

TPTCはやや排i世されにくいことが明らかとなっ

た。同じ有機スズ化合物である TBTOとTPTCに

ついて，マダイにおける BCFはTBTOで大きく

TPTCではこれに比較して小さかった。これはマ

ダイの TBTOに対ーする k[が TPTCのそれに比較

して大きく，一方， k2がその逆であったためと考

えられる。一方，マミチヨグについては BCF，k[ 

及びk?いずれも TPTCに比較して TBTOで大き

く， 4寺に， TBTO では k/k2 カ~TPTC によヒ車交して

大きいために BCFが大きくなったものと考えられ

る。また一方で，アミメハギの BCFはTBTOと

TPTCで比較的近似した値を示していた。この魚

種間の TBTO及びTPTCのBCF及びんの相違に

ついては， TBTO及びTPTCの代謝能が大きく関

与するものと考えられた。 TBTOとTPTCの代謝

能が魚種により異なることが推察され，代謝一能の差

もBCFの魚、種開差の大きな要因と考えられたo

TBTO等の有機スズ化合物についてはその代露経

路について魚類での研究はあまり進んで、おらず，今

後の研究が待たれる O

Cdについては， Eisler (1974)がマミチヨグの

BCFについてのみの報告を行っており， 1前後の小

さな値を示している O 本試験結果はではマダイ，マ

ミチヨグともにー桁台の小さな値を示していた。こ

のことから CdはTBTO及びTPTCに比較すると

蓄積されにくい物質であることが明らかとなった。

また，また k[及び九の値は，マダイとマミチヨグ

で大きな差異はなく，両魚種での吸収速度及び k2

は近似していると考えられた。

Napについては既報の{直がほとんどなかったが，

BCFの値から，マミチヨグはマダイに比較して

Napを蓄積しやすいことが明らかとなった。これ

はマミチヨグの hがマダイのそれより 10倍大きい

のに対し，両魚、種の k2の差が比較的小さいことに

起因しているものと考えられる O

海水魚、は浸透臣調節のために海水を飲み濃い尿を

排出することで、体内の水分の維持を行っていること

はよく知られている。そのため，これら試験物質の

生物濃縮の経路として消化管からの可能性も考えら

れた。この点について 山田 (1999) はTBTOに

ついてマダイの蓄積経略の検討を行い，主に鯨から

の吸収が行われ，消化管からの吸収は少ないことを

見ている。海:水魚、における取り込みについては鯨が

な経路であることは立川・津村 (1988) も見て

おり，海水魚において各種化学物質は主に鯉から

取り込まれると考えられている。一方，淡水魚に

ついては， Williams and Giesy (1978)がカドミウ

ムの Topminnow(Gambusia affinis) において，カ

ドミウムが主に問、から取り込まれることを見てい

るO このことは， Kumada et al. (1973) も見てお

り， IvIcKim et al. (1985)は{偲が水溶性の各種化学

物質の主経路としている。これらのことから，海水

魚も淡水魚も試験物質が体内に取り込まれる経路は

に憾であると考えられ取り込み経路の違いが海

水魚と淡水魚において大きな差異はないと考えられ

た。また，カドミウムについては，毒性が淡水魚で

強く海水で毒性が弱まることが知られており(田端，

1969) ，この原由として小山 (1997) は重金属と 2

価イオンとの陪抗作用を指摘している。各種化学物

質の海産魚、を用いた毒性試験について，現時点では

あまり報告側が多くはないが，今後種々の毒性試験

の実施に伴い，試験物質の生体内への取り込み等に

ついても今後明らかにして行く必要があると考えら

れた。

以上の結果から，本研究での試験魚、であるマダ

イとマミチヨグの生物濃縮性についてまとめると，

TBTOについて，マダイはマミチヨグより担ド惜し

にくいため，その BCFが高くなることが明らかと
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なった。 TPTCについては，吸収速度及びBCF

積性はマダイとマミチヨグで大きな差異はない。

Cdについては，蓄積性，吸収速度及びk2いずれも

マダイとマミチヨグの差異は小さいと考えられたo

Napについては，両魚、種の iらに大きな差は無いも

のの，マミチヨグのιがマダイに比較して 101音大

きいことからマミチヨグの BCFが大きくなった。

また，式 1-1(試験物質の濃度と試験水中の濃度

のCflCw) (85ページ参照)を用いて計算した急性

毒性試験における死亡個体中の試験物質の濃度と試

験水中の濃度の比である BCFと式 1-4(k/九) (85 

ページ参照)から計算した BCFcqとを比較しでも，

Table 4-2に示すように試験期間が長い生物濃縮試

験では CflCwから計算した BCFとk/九から計算

した BCFeqは良く一致していたが• Fig.4・2及び4-3

に示すように速やかに体内濃度が上昇する Napで

はBCFとBCFeqはほぼ一致するが，平衡状態に達

するまでに長時間かる TBTO.TPTC及びCdでは

計算値と実際の試験ではずれが生じて BCFよりも

BCFeqの方がより低い鰻を示すことになったと考え

られた。

CBR: CBRで は narcoticchemicalsについて

McCarty et aL (1992)が報告しているが，これら

の報告における試験対象物質はベンゼン類. PAH 

類等体内に速やかに取り込まれる物質についての研

究成果についてである。そのために，本研究におけ

るTBTO及びTPTC及びCdのような体内濃度が

平衡状態に達するまでに時間がかかる物質について

は，ほとんど検討されてはいなかった。本研究の結

果. Fig. 4-4に示すように体内に速やかに取り込ま

れる Napについては，マダイ，マミチヨグともに

死亡f固体中の死亡個体中の Nap濃度は CBRと近惜

した値を示していた。 Napは体内濃度が数日で平筒

状態に達するため. McCarty et aL (1992)が示す

ように CBRと死亡偲体中の濃度がマミチヨグ及び

マダイともに一致したものと考えられた。一方，体

内濃度が平fgffに達するまでに時間がかかる TBTO.

TPTC及びCdについては，死亡偲体中の体内濃度

はCBRに達しておらず，体内濃度が CBRに至ら

ないうちに死に至るような毒性作用が生じたものと

考えられた。これらの結果から Napについては，

CBRが死亡僧体の体内濃度と近似しており，この

値と試験物質の影響濃度とを関連付けることにより

感受性の差異を明らかにする可能性が考えられた。

しかし体内に取り込まれにくい物質では. CBR 

に達する前に死に至ることが明らかとなり，マミ

チヨグに比較して，マダイではより低い体内濃度に

おいて死に至ることが明らかとなった。これらの結

果から，マダイとマミチヨグの試験物質に対する感

受性の差異は体内の蓄積濃度に密接に関連すること

が考えられた。

急性毒性と生物濃縮:TPTCを除く 3種類の物質に

おいてマミチヨグよりマダイの方が96hrLC50の髄

は小さく，マミチヨグに比較してマダイの方がこれ

らの試験物質に対する感受性が高いことが明らかと

なった。選定した 4種類の試験物賓のマダイ，マミ

チヨグに対する急性毒性の差異と，前項で調べた生

物濃縮性との関連を調べるために，生物濃縮性に関

連する BCF. kj及びk2と96hrLC50の関係を関示

し比較検討。した。

先ず. 96hrLC50とkjについて両者の関係を示し

たものがFig.4-5である o kjが比較的大きくて吸収

されやすい TBTO. TPTC及びNapについては，

図中の上部に分布し吸収されにくい Cdについて

は図の下部に分布していたが. 96hrLC50とkj との

相関は認められなかった。次に，急性毒性と kつに

ついて両者の関係を示したものが Fig.4-6である o

Napが排出ーされやすいことを反映し Napの値が

~lの上部に分布したが. 96hrLC50とLとの相関は

認められなかった。さらに，急性毒性と BCFの平

均値について両者の関係を示したものがFig.4-7で

ある。 96hrLC50とBCFについては負の相関が認

められ. 96hrLC50が小さい，つまり毒性が強い物

質ほど BCFが大きく. 96hrLC50が大きい，つま

り毒性が弱い物質ほどBCFが小さい傾向があるこ

とが明らかとなった。 t検定では TBTOについて

マダイとマイチョグの BCFに差があることが確認

されたが. Fig.4-7では，両魚、撞の BCFの去はマダ

イとマミチヨグの毒性値の差を説明できるほど大き

く議離していなかった。吏に Cdについてはほぼ同

じBCFであるにもかかわらず詞魚種の急性毒性値

は大きな差があった。 }j、上のことから. BCFから

河魚種の急性毒性における感受性の差異を説明する

ことは困難であると考えられた。

CBRは. LC50位と同様に暴露時間，暴露濃度等

の実験条件にはほとんど左右されないことが知られ

ている (Sijmet aL. 1993)。そこで，マミチヨグと

マダイにおける LC50と急性毒性試験死亡僧体中の

試験物質の体内濃度との関係を調べところ. Fig.4-8 

に示すように. TBTO. TPTC及びNapについて

は. LC50と死亡個体中の試験物質濃度は高い棺関

を示し，これらの関係が同ーの直線上に分布するこ

とが明らかとなり，これらの物質は同一の傾向を示

す物質群属である可能性が示唆された。一方. Cd 
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については. TBTO. TPTC及びNapの毒性{践と

死亡f固体中濃度の関連とを示す直線上には分布しな

いため. TBTO. TPTC及びNapとは一線を闘す

gJjのグループに分類される可能性が示l寵された。ま

た. TPTCを除き，マダイの 96hrLC50値及び死亡

f国体体内濃度がマミチヨグのそれらより小さかっ

た。これらのことから，マダイでは，試験物質の体

内濃度が低くても死亡しており，より低い水中濃度

でも死亡する (LC50龍が小さい)するのは，致死

体内濃度が低いことに起因しているものと考えられ

る。死亡個体の体内濃度と感受性は密謀に関連し

体内濃度が低いレベルでも死にたる魚種は感受性が

高く，その一方，ある程度高濃震にならないと死亡

しない魚種は感受性が低いことが示唆された。

McCarty et al. (1992)が報告し本研究でも認

められたように Napのような narcoticchemicals 

では CBRが致死魚、の実測体内濃度と近似しその

値と各魚種に対ーする化学物質の影響濃度を関連づけ

ることによって，魚種の感受性差を明らかにするこ

とが可能と考えられる。しかし有機金属である

TBTO. TPTCあるいは重金属である Cdについて

は上記のような関連づけが難しく，致死魚、の実iWJ体

内濃度と影響濃度の関連づけから，化学物質に対す

る感受性の魚種間差を明らかにすることが可能と考

えられる O

Table 4-6. Chronic toxicity and ACR of four chemicals for 

red sea bream and mummichog 

Chemicals 
NOξC LOEC 

μg/L 
ACR 

MATC 

red sea bream 

TBTO O.∞097* 0.0036キ 0.0019* 670 
TPTC 0.34林 1.9枠 0.80林 120

Cd 27 50 37 18 
Nap 7.4 31 15 44 

mummichog 

TBTO 0.010* 0.090* 
TPTC 0.7料 2.2特

Cd 530 2000 
N~ ~ 1~ 

* : expressed as μgTBTIし
特:exp陀 ssedasμg TPTIし

0.03似C

1.2** 
1000 
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慢性毒性と生物濃縮:本研究で求めた 4種類の試験

物質に対するマダイ及びマミチヨグの慢性毒性値

(Maximum Acceptable Toxicant Concentration. 

MATC) 及び急性慢性毒性比 (Acute to 

Chronic Toxicity Ratio. ACR) をまとめたものカf

Table 4-6である o MATCとkjの関係を示したも

のが Fig目4-9. MATCとk2の関係を示したものが

Fig.4-lOである o 96hrLC50とi王lの関f系と同tt長に，
MATCとk1の関係では吸収されやすい TBTO.

TPTC及びNapについては，図中の上部に分布し，

比較的吸収されにくい Cdについては図の下部に分

布していた (Fig.4-9)0 MA TCとk2の関係では，

Napは排准されやすいことを反映して Napの値

のみ国の上部に分布した。 MATCとこれら k1及び

九との相模jは認められなかった。 MATCとBCF

の隈係を図示したものが Fig.4悶 11である o MATC 

とBCFについても負の相関が認められ. MATCが

小さい，つまり MATCが大きい物質ほど BCFが

大きい傾向があることが明らかとなった。急'-'1笠毒性

値の場合と同様に. t検定では TBTOについてマ

ダイとマイチョグの BCFに差があることが確認さ

れたが. Fig.4-11では，両魚種の BCFの惹はマダ

イとマミチヨグの毒性値の差を説明できるほど大

きく議離してはおらず， また，ほほ同じ BCFを示

した Cdについては両魚種の MATCには大きな

際 TBTO 0 TBTO A TPTC ム TPTC・Nap <> Nap • Cd 0 Cd 
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阻

EB 1田
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Fig. 4-9. The relationship beれ入reenMA TC and 

uptake rate constant (kj) . Square. TBTO; triangle. 

TPTC: circle. Cd; diamond. Nap; and solid marks 
were expressed as mummichog. open marks were 

expressed as red sea bream. respectively (k1 

values of TBTO and TPTC in red sea bream were 
quoted from Yamada and Takayanagi (1992)) 
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values of TBTO and TPTC in red sea bream were 
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があった。これらのことから. BCFから河魚種の

慢性毒性についての感受性の差異を説明することは

悶難であると考えられた。

第5章総合考察

日本の海水魚を用いた毒性試験を実施して得られ

た毒性値に基づき，わが国の沿岸域における各種化

学物質の影響評価の実施に資することを目的とし

て，本研究を実施した。

試験を実施する際の対象とする試験物震について

は，その使用が禁止されているが極めて強い毒性を

示す代表的な有機スズ化合物である酸f七トリブチル

スズ (TBTO).TB寸O問様に海水魚、に対ーする毒性

の強い塩化ト 1)ブェニルスズ (TPTC). 古典的な

汚染物質であるカドミウム (Cd).現在も海洋汚染

で問題となる流出地の主成分の一つである多環芳香

族炭化水素のナフタレン (Nap)を試験物質として

選定した。また，試験生物としては， 臼本において

広く種苗生産がなされ，また，水産業においても

要な海水魚種であり，環境省が生態毒性試験魚、とし

て推奨しているマダイ (Pagrusmajor)と，環境モ

ニタリング等広く生物学的試験に利用され，我々

100000 

tふ
O 
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10 
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y.. y = 23822x -0.72 
R' = 0.6578 

• 

0.001 0.01 0.1 10 100 1000 
MATC (μg/L) 

Fig. 4-11. The relationship between MA TC and 
mean BCF. SQuare. TBTO; triangle. TPTC; circle. 
Cd; diamond. Nap; and solid marks were expressed 
as mummichog. open marks were expressed as red 
sea bream. respectively (BCF values of TBTO and 
TPTC in red sea bream were Quoted from Yamada 
and Takayanagi (1992)) 

の研究室で毒性データが豊震なアメリカ東海岸原

産の海産のメダカの一種，マミチヨグ (Fundulus

heteroclitus) を選定した。

まず，急性毒性試験を実施し，マダイ及びマミチヨ

グを用いて 4種類の試験物質に対する急性毒性値で

ある 96hr土C50を求めた。その結果，マダイは感度

よく試験物質に対する影響を評価することができ，

これまでに試験魚として利用された麓々の魚種につ

いて報告された毒性値の中でも最も低い値を示して

いた。これらのことから，マダイは急、性毒性試験に

遮した海水魚、であることが明らかとなった。しかし

ながら，マダイはふ化仔魚、の飼育が困難で、あり，ま

た餌*;1の確保に労力を有する等の理由から，最も鋭

敏な時期に毒性試験を行う初期生活設階毒性試験の

試験魚には不向きである O そこで，初期生活段階毒

性試験の代わりに稚魚、を用いた長期暴露毒性試験を

実施し成長等を指標とした場合と，生理学的検査，

特に血液検査による慢性影響評価について検討を加

え，マダイを慢性毒性試験の試験魚として用いる際

の評価法について検討を加えることとした。さらに

マダイとマミチヨグについて，急性毒性試験で認め

られた感受性の差異について，慢性毒性試験におい

ても調べた。
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慢性毒性試験については，まず， OECDですで

に試験法が確立されている初期生活段階毒性試験

(通商産業省基礎産業局化学品安全課監修， 1984) 

を，マミチヨグを試験魚、として 4種類の試験物質に

ついて実施しふ化率，生残率，奇形率，成長への

影響を指標として慢性毒性値である最小影響濃度

(LOEC， Lowest Observed Effect Concentration) 

及び無影響濃度 (NOEC，No Observed Effect 

Concentration) を求めた。その結果， Cdについて

は奇形率が最も感度良く，次いで、成長が影響評価に

適していることが明らかとなった。 Cdを除く 3種

類の試験物質については検討した評価項目の中で成

長が最も感度良く影響を評価することができた。既

報の慢性毒性試験においても評儲項自として成長

は重要な指標として利用されており， McKim(1995) 

も成長及び生残が理性毒性試験の重要な評価項目で

あるとしている。これらの結果から，マミチヨグを

用いた初期生活段階毒性試験において，成長または

奇形率を影響評価項目とすることにより，感度良く

NOEC及びLOECを求めることができることが明

らカミとなった。

マダイを用いた長期暴露毒性試験で、はマミチヨグ

での結果を踏まえ，成長及び、生残率を評価項目とし

て4種類の試験物質について稚魚、からの長期暴露試

験を実施して， NOEC及びLOECを求めてマミチヨ

グの慢性毒性龍及び既報の慢性毒性値との比較を試

みた。その結果， TPTCでは生残率により，その

ほかの試験物質では成長によりマダイの'1要性毒性

値(長期暴露毒性値)を求めることができた。 他魚

種との比較においても，マダイは長期暴露毒性試験

における試験魚、としても非常に感受性が高いことが

明らかとなった。このことから，マダイのように初

期生活段階毒性試験の実施が回難な海水魚、において

も，稚魚、の長期暴露試験を実施して，成長を指標と

することにより感度良く化学物質の慢性影響を評価

できることカf明らかとなった。

血液学的な化学物震の毒性評価もこれまでに種々

の報告がなされていることから，感受性が高い試験

魚、であることが明らかとなったマダイを用いて，血

液学的な検査項目による影響評価を実施した。その

結果，相対赤血球容積 (Ht値)を評価項目とする

ことで比較的感度良く試験物質の影響を評価できる

ことが明らかとなった。

これまでに種々の毒性試験において求めた毒性値

及び既報の毒性値等から本研究において選定した試

験物質の示す毒性について比較検討した。その結果，

TBTO の影響を評価する項目として感度の良い )II~

位に並べると，成長が最も感度が良く，生残，組織

観察，血液性状の順であり，組織観察は血液性状と

向程度であった。魚種間について感受性の比較を行

うと，マダイが最も感度が良く，総じて海水魚、のほ

うがTBTOに対する感受性が高い傾向が認められ

た。 TPTCについては報告例が少ないため今後の

明究が望まれるが，魚種間の感受性については，マ

ダイが比較的感受性が高く次いで、，マミチヨグ，ニ

ジマスの)11買であったが，魚種間の感度の差異は小さ

い傾向にあった。 Cdについては，血液性状による

影響評価が成長に次いで比較的感度が良いことが明

らかとなった。小山(1997)が報告しているように，

Cdの淡水魚と海水魚に対ーする毒性は，前者で高い

ことが確認され，この原因としては海水中のカルシ

ウム等の硬度成分と重金属が括抗作用を示すことに

より海水中での毒性がやや弱まると考えられてい

るo Napについては，成長による影響評価が最も

低い毒性債を示し，ついで血液性状も感度良く影響

を評価することができることが明らかとなった。ま

た，海オt魚のほうが淡水魚に比較して Napに対ーす

る感受性が高い傾向が認められた。これらのことか

ら，各種化学物質の魚類に対する毒性を評価するた

めには，淡水魚の値だけを用いるのではなく，海域

における影響評価には海水魚の利用が必須であり，

成長，生残，血液性;1犬等多方面からの影響評価の重

要性が改めて確認された。

マダイ等の多くの日本産の海水魚、においては，種

苗生産の対象魚種においても初期生活段階を小型試

験水槽での飼育を継続することは困難である。そこ

で，急性毒性値と慢性毒性値の比である急性4慢性毒

性比 (ACR， Acute-to-ChronIc ToxIcity Ratio) は

物質ごとにほぼ一定の値を示すことが知られている

(Rand et al.， 1995)ことから，これを日本産の海水

魚、についても当てはめることができるかを調べるた

めに，これまでに明らかにしてきたマダイ及びマミ

チヨグの急性毒性値及び慢性毒性値を用いてこれら

毒性値の関連いついて検討した。その結果，外国産

の試験魚、マミチヨグで求めた 4種の試験物費に対す

る急i主毒性備と慢性毒性値の比である ACRが， 日

本産の魚種であるマダイにおいても物質ごとにほぼ

一定の値を示す傾向があることが明らかとなった。

このことから日本の海水魚ではその飼育の困難さの

ため，初期生活段階毒性試験等の罷性毒性試験の実

施例が極めて少なかったが，マダイを用いて急性毒

性値を求めることができれば，マミチヨグで求めた

ACRを利用してマダイの慢性毒性簡についての推

定が可能となり，海域ごとの化学物質に対ーするより
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現場に即した環境影響評価の可能性が示唆された。

本研究では，マダイ及びマミチヨグを用いた急性

毒性試験及び慢性毒性試験を実施し急性毒性値

及び1要性毒性値を選定した 4種類の試験物質につ

いて明らかにしてきた。得られた毒性値を比較す

ると，マダイで毒性値が低くマミチヨグでは毒性

値が高いという試験物質に対する感受性の差異が

認められた。この感受性の差異については，マダ

イにおける血液性状による慢性毒性評価において，

TBTOとTPTCの毒性の違いに生物濃縮係数(BCF，

Bioconcentr祉 ionFactor)や取り込み速度等の関連

や， Cd及びNapにおいても貧血の発症と試験物震

の体内濃度との関連が示唆された。そこで，マダイ

及びマミチヨグの毒性債の差異の原因は試験物質の

体内残留量に密接に関連するという仮説を立てて，

これを確認するために 急、性毒性値及びBCFから

臨界体内残留量 (CBR， Cr・iticalBody Residue) を

算出して，急、'性毒性試験において苑亡した個体ヰ!の

試験物質濃度との比較等を行い仮説の検証を行うと

ともに，得られた BCF，k1及びk2と毒性値の関連

について検討を加えた。その結果，死亡個体中の試

験物質の濃度をマミチヨグとマダイで比較すると，

マミチヨグの方が4撞類の試験物質すべてにおいて

高くなっており，マダイに比較してマミチヨグでは

より高濃度の蓄穣により死に至ることが明らかと

なった。また，死亡偲体中の濃度と CBRとを比較

すると Napを除き死亡個体I:jJの濃度の方が CBR

よりもi民くなっており Napのように体内b長度が

数日で平衡状態に達するような化学物貿では， CBR 

と死亡個体中の蓄積量は近似するが，体内に取り込

まれにくい物質では， CBRに達する前に死に至る

ことが明らかとなった。さらに， 96hrLC50と死亡

{断水中の試験物質濃度は高い柏際を示していたこと

から，マダイとマミチヨグの試験物貿に対する感受

性の差異は体内の蓄積濃度に密接に関連することが

考えられ，当初仮説を立てた「マダイ及びマミチヨ

グの毒性値の差異の原因は試験物質の体内残留量に

密接に関連する」との仮設が成立する可能性の高い

ことが確認できた。これらの結果から，例えばNap

のような narcoticchemicalsでは CBRが致死魚、の

実測体内濃度と近似しその債と各魚種に対する化

学物震の影響濃度を関連づけることによって，魚種

の感受性差を明らかにすることが可能と考えられる

が，有機金属である TBTO，TPTCあるいは重金

属である Cdについては上記のような関連づけが難

しく，致死魚、の実測体内濃度と影響濃度の関連づけ

から，化学物質に対する感受性の魚種間差を明らか

にすることが可能と考えられた。さらに，急性毒性

億及び'1要性毒性債は BCFと負の相関を示しその

一方で ACRはBCFと正の相関を示したことから，

急性毒性値と慢性毒性値が一定の比を示すものでは

ないことが示唆された。このことは急性毒性試験に

より得た急性毒性値をある一定の値で散して慢性

毒性値を推定することの危険性を示すものであり，

ACRが大きい物質の場合には，慢性毒性値を過小

評価する危険がある。従って，基本的には埠性毒性

試験により予測無影響濃度 (PNEC，Predicted No 

Effect Concentration) を推測し急性毒性値のみ

からその予測をする場合，適応係数(安全係数)を

より大きくとる必要のあることが明らかとなった。

また，本研究結果及びこれまでに報告された毒

性値を比~lXtß濯すすると， Cdを除く TBTO，TPTC及

びNapについては淡水魚に比較して海水魚、の毒性

値が低くなっている傾向があった。化学物質が魚、体

中に吸収される際の主な経路は偲とされており，

性毒性等では化学物震により影響を受けやすい器官

が鯉、であることはよく知られている O これに加え，

海水魚、では浸透圧に維持のために積極的に海水を飲

み，濃い尿を排推することで水分を補給している O

そのため，低い濃度であっても消化管が化学物質を

含む海水に11閏されることとなり，淡水魚ではあまり

影響を受けにくい消化管も海水魚で、は影響を受けや

すいといえる。従って，海水魚、は淡水魚に比較する

とより化学物質の影響を受けやすい生物学的特長ーが

あるといえる。一方で，カドミウムの毒性が淡水魚

に比較してj毎水魚、で弱まることは海水中のカルシウ

ム等の 2備イオンの桔抗作用によること考えられて

おり(小山. 1997). 海域における影響評儒に際し

ては，海域の環境，特に海水についても考慮してお

く必要があるといえる。

本研究の成果は，以下のようにまとめることがで

きる O

1.各種化学物質の沿岸域の環境影響評価には，海

水魚、を試験に用いる必要がある O

2，試験に利用することが可IEな試験魚、としては，

入手しやすく，尾数が揃っている必要があるこ

とから，種苗生産されている魚種が便利である。

3.種苗生産されている魚種としては，マダイ

(Pagrus major). クロダイ (Acanthotagrus

schlegelii) . ヒラメ (Paralichthysolivaceus). 

マコガレイ (Pleuronectesyokohamae). メバ

ル CSebastesinermis)等が挙げられる。

4. マダイ稚魚、を用いた毒性試験では感度よく

96hrLC50を求めることができる O
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5 急性毒性試験の際に死亡した偲休中の試験物質

濃度を調べることにより，感受性の魚種間差を

明らかにする際のデータとすることができる O

6. マダイの稚魚、を舟いで慢性毒性試験を実施し成

長及び生残を指標とすることによって，慢性毒

性値である NOEC及びLOECを感度良く得る

ことカ宝できる。

7. 小型水槽で暴露可誌な 10~ 100gのマダイを

吊いて 8週間の暴露試験を行い，測定が簡便な

Ht 備を指標とすることで成長以外の項目によ

る影響評価も可能で、ある。

8. 毒性試験の実施に際しては，ふ化率，生残率，

奇形ネ，成長(体重，体長). JI[l液性状等の評

価項目を用いて多角的に影響を評価することも

重要である O

9. やむを得ず，マダイ急性慢性値のみしか得られ

ない場合には，マミチヨグでで、求めた急

f性生比でで、ある ACRを用い' マダイの 96hrLC50

からその魚慢性毒性値のおおよその推定も可能

である。

10.毒性試験の他に，化学物質の蓄積性の検討も

必要となり，得られた生物濃縮係数，吸収速

度定数，排i世速度定数，体内残留量等の値から，

化学物質に対する感受性の魚種間差を推定す

ることが可能で、ある O

海域には，様々な化学物質が流入しており，また，

油流出事故のように非常に影響が大きくまた，突発

的な汚染の発生する危険性が指摘されている(小山

ら. 1998)。本研究では，毒性評価のために，代表

的な化学物質を選定してその毒性を検討してきた。

その中で，各種化学物質の環境中の濃度等について

は，環境省の「化学物賓と環境」等を利用すること

により情報を得ることは出来る。しかしながら，海

水魚、の毒性値が非常に少ないため， リスク評価が進

まないでいる O 現在では，徐々にではあるが海域に

おける各種化学物質の影響評価が始まりつつあり，

今後は， 日本産の海水魚、を用いた毒性試験の実施を

推進し環境影響評価に繋げられるように種々の

データの蓄積が急務となっている O 日本産の海水魚

で試験に利用しやすい魚種は，種苗生産される魚種

等があり，これらの魚種，特にマダイを用いること

で海水魚、による各種毒性試験は今後広く実施可能に

なっていくものと考えられる O 従来は， 日本産の海

産魚のほとんどは，初期生活段階での飼育が関難で

あるため，小型水槽を用いる毒性試験を長期間にわ

たり実施することは困難と考えられてきたが，本研

究の成果から稚魚、期マダイの長期暴露試験や，マミ

チョグで求めた ACRを用いたマダイ急性毒性値か

らの慢性毒性値がおおよその推定が可能となり，得

られた毒性値に基づく日本沿岸の化学物質のリスク

評舗が，今後さらに発展していくと考えられる。
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化学物震に対する海水魚の感受性と

その種間差に関する研究

角主主 彰(瀬戸内海区水産研究所)

本研究では，海水魚、を吊いた毒性試験によるわが

国沿岸域の環境保全に資するために，酸化トリブチ

ルスズ (TBTO)，塩化トリフェニルスズ (TPTC)， 

カドミウム (Cd)及びナフタレン (Nap) の4種

類の試験物質を選定し， 日本産海水魚、で、あるマダイ

(Pagrus major)，及びアメリカ産海水魚、であるマ

ミチヨグ (Fundulμsheteroclitus) を用いて毒性試

験等を実施した。得られた毒性値を比較検討して日

本産の海水魚、の試験魚、としての有用性を検討すると

ともに，試験魚、の感受性差が何に基づくのかを調べ

た。

両魚種の急性毒性試験 マミチヨグの初期生活段

階毒性試験によるi重性毒性試験及びマダイ稚魚、によ

る長期暴露毒性試験の結果，マダイは非常に感度よ

く毒性影響を評価できることが明らかとなり，マダ

イ稚魚、による長期暴露毒性試験が慢性毒性試験の代

替法になりうることが示唆された。また， '1要性毒性

試験における影響評価項目については，主に成長を

指標とすることにより感度よく影響を評価すること

ができることが明らかとなった。また，初期生活段

階での飼育が由難なため初期生活段階毒性試験が困

難であるマダイにおいても，怠性毒性試験を実施し

て急、性毒性値を求め，この値をマミチヨグで求めた

性毒性{直と慢性毒性値の比である急性慢性毒性比

(ACR)で除すことにより 慢性毒性値をおおよそ

推定できることが明らかとなった。

マミチヨグ及びマダイを用い，上記4物質につ

いて生物濃縮係数 (BCF)，吸収速度定数 (kl)，排

j世速度定数 (kz)などを明らかにし急性毒性値

である 96hrLC50にBCFを乗じて臨界体内残留

(critical body residue ， CBR)を算出するとともに，

急性毒性試験死t個体の試験物質体内濃度を測定し

た。その結果 Napを徐き急性毒性試験における

死亡魚、の体内濃度の方が， CBRよりも低くなって

いた。また，死亡僧体中の試験物質の濃度はマミチヨ

グの方が，いずれの物質でもマダイに比較して高く

なっていた。さらに，急、性毒性試験における死亡個

体中の試験物質の蓄積量と 96hrLC50との関連を検

討した結果，非常によい相関が認められ，体内への

蓄積量が少量でも死に至る魚種は感受性が高く，高

濃度の蓄積量で死に至る魚種は感受性が低いこが

明らかとなった。これらの結果から，試験物質の

毒性評価に関連して算出される CBRについて，例

71 

えばNapのような数日で体内濃度が平衡に達する

narcotic chemicalsでは CBRが致死魚、の実測体内

濃度と近似しその値と各魚種に対する化学物質の

影響濃度を関連づけることによって，魚種の感受性

を明らかにすることが可能と考えられた。しかし

有機金属である TBTO，TPTCあるいは重金属で

ある Cdについては，致死魚の実測体内濃度と影響

濃度の関連づけから，化学物質に対する感受性の魚

種間差を明らかにすることが可能と考えられた。

これらの研究成果は，今後広まっていくと考えら

れる海域，特に沿岸域の多種多様な生物相を有する

環境評価に帯主主な情報となることが期待できる O
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