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ニトロアレーンの海産生物に及ぼす影響*l

Study on the effect of nitroarenes on marine organisms 

隠塚俊満*2

Toshimitsu ONDUKA 

Abstract: Nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons (NP AHs) are formed mainly by incomplete 

combustion of fossil fuels. Because NP AHs have become widely distributed in the environment, 

including aquatic systems, the toxicity of NP AHs to marine organisms has become a concern. 

Photo-induced toxicity occurs when the toxic effect of a chemical is induced or enhanced by 

visible or ultraviolet radiation; known photo-induced toxic chemicals include polycyclic aromatic 

hydrocarbons such as pyrene, which have molecular structures similar to NP AHs. The toxicity 

of NP AHs to marine organisms photo-induced by solar irradiation is therefore also a concern. To 

clarify the toxicity of NP AHs to marine organisms and to assess the current risk of exposure of 

marine organisms to NP AHs, the author determined the effects of NP AHs on marine organisms 

after taking into consideration the light environment. The effects considered in this study included 

toxic effects on survival, immobilization, growth, and reproduction. 

The acute toxicities of 10 NP AHs were determined for marine organisms on three trophic 

levels: the diatom Skeletonema costatum, the herbivorous crustacean Tigriopus japonicus, and 

two species of fish, Pleuronectes yokohamae and the mummichog Fundulus heteroclitus. The 

relative toxicities of the NP AHs v;ried between the test species. A cholesterol pellet containing 

1-nitronaphthalene or 1-nitropyrene was implanted into female mummichog, and the transfer 

of nitro-PAHs to the ovary was examined. The effectiveness of the pellet-implantation method 

was confirmed based on the transfer of NP AHs to the eggs in a pregnant fish. After pregnant 

mummichogs were so implanted, the effects on the hatchability of the eggs were recorded, as well 

as the survival and growth of the resulting larvae. Hatchability was the parameter most sensitive 

to the effects of both chemicals; chronic toxicity values based on the actual concentrations in 

the eggs in the test fish were determined. Irradiation with artificial light increased the acute 

toxicity to T. japonicus of 9 of the 10 NP AHs tested. The most phototoxic compound tested was 

1-nitropyrene; its toxicity after irradiation with artificial light was more than 1000 times its toxicity 

in darkness. The phototoxicity of 1-nitropyrene was dependent primarily on the irradiation-induced 

production of ROS. 

To determine the primary risk associated with exposure to NPAHs in the marine 

environment, the toxicity values or effect concentrations of NPAHs in the above tests were 

compared to reported concentrations of NP AHs in water. If the uncertainty of the chronic 

toxicity values and photo-induced toxicity are considered, then the conclusion is that the influence 

on marine organisms is rather small for four of the five NP AHs for which concentrations in 

water have been reported or estimated. The influence of 1-nitropyrene is a possible exception, 
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because the predicted no-effect concentration determined in this study is similar to the reported 

concentration of this compound in water. This study has provided new information regarding risks 

to marine organisms from exposure to NP AHs. 

Key words: Primary risk assessment, Photo-induced toxicity, Pellet-implantation method, Predicted 

no-effect concentration 
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第1章緒言

1.1 研究の背景と目的

18世紀の産業革命以降人類は莫大なエネルギーを

消費することにより繁栄を謳歌している。人類が使用

するエネルギーには様々な種類があり，代表的なも

のとして，石池石炭，天然ガス等の化石燃料，水

カ，太陽光，風力等の再生可能エネルギー，原子力な

どが挙げられる。 2012年に世界で使用された一次エ

ネルギーは石油換算で127億トンであり，そのうち石

袖，石炭，天然ガス等の化石燃料は87%を占めている

(BP public limited company, 2014)。日本において

は， 2011年3月に発生した東日本大震災以来，一次エ

ネルギーに占める原子力の割合が減少して化石燃料へ

の依存度はより高まっており， 2012年度では一次エネ

ルギーのうち化石燃料は92%を占めている（資源エネ

ルギー庁， 2014)。

莫大な贔の化石燃料の使用は地球環境に様々な影響

を及ぼしている。影響を及ぼしている一例として，酸

性雨が挙げられる。酸性雨とは化石燃料の燃焼や火

山の噴火などで発生する硫黄酸化物 (SOX)や窒素酸

化物 (NOX)が雨や雪および霧に溶けることにより，

通常より強い酸性を示す現象 (Likensand Bormann, 

1974)で， 1970年代から欧州や米国で問題になってお

り，近年では中国など新興国でも問題になりつつあ

る (Larssenand Carmichael. 2000)。水域や士壌を

酸性化して生態系に影響を及ぼし (Schindler,1988), 

森林生態系に直接影響を及ぼしている (Likenset 

al., 1996)。さらにはコンクリートを溶かし，金属

を酸化して建造物に被害を与えている (Reiseneret 

al., 1995)。

近年では地球温暖化についても注目が集まってい

る。この現象は人間活動による二酸化炭素 (CO2)

やメタン (CH4) などの温暖化ガスの排出により，

地球の大気や海洋の温度が長期的に上昇する現象で

ある (IPCC,2007 a)。温度上昇による世界的な気象

の変化，海水面上昇による海岸線の侵食などにより

様々な生態系への影響が危惧されている (Waltheret 

al., 2002)。温暖化ガスとしては二酸化炭素，メタン，

一酸化二窒素 (NOりなどが挙げられるが，二酸化

炭素が温暖化に最も大きく寄与しており，この二酸化

炭素濃度の上昇原因は主に化石燃料の使用が原因であ

るとされている (IPCC,2007b)。このように化石燃

料を使用する際に発生する副産物の環境影響について

は，使用する化石燃料の量が莫大であり，排出される

ガスは国境を越えて移動するため，地球規模の問題に

発展しやすい。また，前述のとおり，化石燃料の使用

は人類の文明的な生活に大きく寄与しているため，す

ぐに使用を制限することが難しく，問題が長期化しや

すい。そのため，これらの副産物の環境影響について

は優先的に検討し，問題がある場合は早期に問題提起

しつつ，解決策を模索する環境を整える必要がある。

化石燃料の使用の際に発生する副産物の一種と

して，ニトロアレーン (NPAHs) が挙げられる。

NPAHsは多環芳香族炭化水素 (PAHs) にニトロ
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基が付加した化合物で，工場や自動車における化石

燃料の燃焼 (Nielsen,1984), または大気中におけ

る一酸化窒素 (NO) とPAHsの反応により生成す

る (Atkinsonand Arey, 1994)。NPAHsは主にPM

2.5などの粒子状物質に吸着されており，水域を含

めた全ての環境に広く分布している (Bamfordand 

Baker., 2003)。NPAHsの環境モニタリングは大気中

濃度の調査例が多い (Bamfordand Baker., 2003 ; 

Hasei, et al., 2006 ; Hayakawa et al., 1995 ; Kuo et 

al., 2003 ; Vasconcellos et al., 2008)。NPAHsは親化

合物のPAHsとともに大気中に存在し，その一部は

大気降下物，主に降雨によって水域環境に流入する。

そのため，水域環境中における調杏例では，限定的

ではあるものの海の底質 (DeGiorgio et al., 2010 ; 

Fernandez et al., 1992 ; Ozaki et al., 2010)や，河川

水 (Oheand Nukaya, 1996; Murahashi et al., 2001 ; 

Takahashi et al., 1995) および海水 (Murahashiet 

al., 2001)から検出されている。近年では大阪湾の

二枚貝からNPAHsが検出され，ムラサキイガイおよ

びカキ中の濃度は合計濃度でそれぞれ2380-24,700お

よび2670-26,000pg/ g dry weightと報告されている

(Uno et al., 2011)。
NPAHsは強力な遺伝毒性物質であるベンゾ [a]

ピレンと同等もしくはそれ以上の遺伝毒性を有

し (Wislockiet al., 1986 ; Busby et al., 1988), 

部のNPAHsはサルモネラなどの細菌やラットなど

のほ乳類に対して強い変異原性を示す (Tokiwa

and Ohnishi, 1986; IPCS, 2003)。国際がん研究機

関 (IARC: International Agency for Research on 

Cancer)はNPAHのうち 1ーニトロピレンおよび6-

ニトロクリセンの2種類をグループ2A. ヒトに対し

ておそらく発がん性があるグループに， 11種類 (3,7-

ジニトロフルオランテン， 3,9-ジニトロフルオランテ

ン， 1,3-ジニトロピレン， 1,6-ジニトロピレン， 1,8-

ジニトロピレン， 5-ニトロアセナフチレン， 3-ニ

トロベンズアントロン，ニトロフェン， 2-ニトロフ

ルオレン， 1-(5-ニトロフルフリリデンアミノ）一

2ーイミダゾリジノン， 4-ニトロピレン）をグルー

プ2B, ヒトに対して発がん性の可能性があるグルー

プにそれぞれ分類している (IARC,2014)。水生生物

については， NPAHsの一種 1ーニトロピレンの曝露

により browntrout (Salmo trutta, Michelmore and 

Chipman., 1998)や mussel(Mytilus edulis L., 

Michelmore et al., 1998) にDNA損偽などの遺伝

毒性が誘導され， また， 7種NPAHsを添加した餌

を用いた曝露により，マコガレイmarbled:flounder 

(Pleuronectes yokohamae) に赤血球の異常などの

遺伝毒性が誘導された (Bacolodet al., 2013a)。 6

種NPAHsのmarbledflounderに対する生物濃縮係

数 (bioconcentrationfactors, BCF)が検討されてお

り， BCFは4-422であり，検討した6種のNPAHsの

中で1,8ージニトロピレンが最も大きく， 6-ニトロク

リセンが最も小さい (Bacolodet al., 2013b)。水生

生物に対する毒性影響については， NPAHsの一種1

ーニトロナフタレンのfatheadminnow (Pimephales 

promelas) に対する急性毒性は9.0mg/Lと報告さ

れている (Curtisand Ward, 1981)。このように，

NPAHsは水域環境を含む全ての環境に広く分布し，

水生生物を含む幅広い生物に対して遺伝毒性を有して

おり，化石燃料の使用の際に発生する副産物として

新たに環境影響が懸念される物質群の一つと考えられ

る。

化学物質の水域環境に及ぽす影響を考える際には，

水生生物に影響を及ぽす濃度，つまり毒性値から，水

域生態系に影響を及ぼさないと推定される濃度，予

測無影響濃度 (PredictedNo Effect Concentration, 

PNEC) を推定し，これを化学物質の実測値また

は計算値から得られた予測環境中濃度 (PEC) と

比較することでリスクを評価するのが一般的であ

る (OECD,2002)。また，本研究の被検物質であ

るNPAHsは工場や自動車における化石燃料の燃焼

(Nielsen, 1984), または大気中における一酸化窒素

(NO) とPAHsの反応により生成する (Atkinsonand 

Arey, 1994)。NPAHsは主にPM2.5などの粒子状物

質に吸着されており，その一部は大気降下物，主に降

雨によって水域環境に流入し，最終的には沿岸海域に

流入することが想定されるため，海洋生態系に及ぼす

影響を検討することが童要である。しかし， NPAHs

の水生生物に対する毒性に関する情報がほとんど見あ

たらず，水域における環境影響評価するのに十分でな

い。さらに，環境中に放出された化学物質は環境中の

物理的および化学的な作用に曝される。 NPAHsと分

子構造の近いピレン等のPAHsは紫外線照射により，

最高一万倍以上海産生物に対する海性が強まることが

報告され (Pelletieret al., 1997), これらの光毒性は

活性酸素種 (reactiveoxygen species, ROS)が主な

原因と考えられている (Fuet al., 2012)。4ーニトロ

ピレンなど一部のNPAHsは紫外線照射によりROSを

発生した (Xiaet al., 2013)ため，太陽光はNPAHs

の環境影響に大きな影響を及ぽす可能性があり，光に

よる毒性の変化を明らかにすることは， より精度の高

い海産生物の影響評価に繋がる。

これらのことから，本研究では光条件を考慮した

NPAHsの海産生物に対する毒性影響を明らかにし，
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既報の環境中濃度と比較することで，現時点における

NPAHsの海洋生態系への有害性初期評価を行うこと

を目標にした。

1.2 試験生物の選定

水域生態系には様々な生物が生息しており，生

息する全生物に対する影響を検討するのは難しい。

そのため，栄養段階の異なる生物，藻類，甲殻類

(Daphnia sp.), および魚類に対する急性および慢

性毒性影響を検討し，評価することが推奨されてい

る (OECD,2002)。水生生物に対する化学物質の毒

性試験法は， OECDのテストガイドライン，国際標

準化機構 (ISO)および米国材料試験協会 (ASTM

International) が定めた試験法米国環境保護局

(United States Environmental Protection Agency, 

U.S.EPA) などの各国政府が関係省庁で取りまとめ

た試験法が知られているが，これらの試験推奨種の

ほとんどは淡水の生物である。例えば， OECDテス

トガイドラインでは藻類の試験生物として淡水緑

藻； Pseudokirchneriella subcapitata, Scenedesmus 

subspicatus, 淡水珪藻； Navicula pelliculosa, 淡水藍

藻； Anabaena flos aquae, Synechococcus leopoldensis 

(OECD, 2006a), 甲殻類の試験生物としてDaphnia

magna (OECD, 2004, 2008)がそれぞれ提案されて

いる。魚類については急性毒性と慢性毒性で試験生

物が若干異なり，急性毒性試験では淡水魚zebrafish

(Brachydanio rerio), fathead minnow.common 

carp (Cyprinus carpio), ricefish (Oryzias latipes), 

guppy (Poecilia reticulata), bluegill (Lepomis 

macrochirus), rainbow trout (Oncorhynchus 

mykiss), 慢性毒性試験では淡水魚zebrafish,fathead 

minnow, ricefish, rainbow troutがそれぞれ提案され

ている (OECD,1992, 2013)。

本研究の被検物質であるNPAHsは主にPM2.5など

の粒子状物質に吸着されており，その一部は大気降下

物主に降雨によって水域環境に流入し，最終的に

は沿岸海域に流入することが想定される。 NPAHsの

沿岸域への流入を考えると，淡水域のみならず沿岸

生態系に対するリスク評価が重要である。また，淡

水魚bluegillと海産魚tidewatersilverside (Menidia 

peninsulae)の化学物質に対する感受性を比較する

と多くの物質について海産魚の感受性が淡水魚よ

りも高い (Dawsonet al., 1975-76)。マミチョグ

Mummichog (Fundulus heteroclitus) のナフタレ

ンに対する感受性は塩分濃度の増加に伴い高くなる

(Levitan and Taylor, 1979)。これらのことから，生

物に及ぽす影響と海産生物に及ぼす影響は異なる可能

性が指摘されており (Leunget al., 2001), 海域にお

ける影響評価には海産生物に及ぼす影響を検討する必

要がある。

日本では，水産庁が海産生物毒性試験指針を策定し

ており（水産庁， 2010), この中で海産藻類としてス

ケレトネマ (Skeletonemacostatum)が試験生物とし

て推奨されている。国立環境研究所微生物系統保存

施設ではスケレトネマの学名がSkeletonemamarinoi-

dohrnii complexに変更されているが，混乱を避ける

ため，この論文ではSkeletonemacostatumと表記す

る。

甲殻類では，急性毒性試験の推奨種としてシオ

ダマリミジンコ (T" . zgrzopus ;aponzcus) , スジェ

ビモドキ (Palaemonserrifer), アシナガモエビ

モドキ (HeptacarpusJutilirostris), クルマエビ

(Marsupenaeus japonicus)が提案されており，シオ

ダマリミジンコについてば慢性毒性試験の一種であ

る繁殖毒性試験の推奨種としても提案されている。

魚類については急性毒性試験の推奨種としてマダイ

(Pagrus major), シロギス (Sillagojaponica)が提

案されているが，慢性毒性試験についてはマミチョ

グ，ジャワメダカ (Oryziasjavanicus)が推奨されて

いる。

本研究ではこれらの推奨種の中で，試験生物として

スケレトネマ，シオダマリミジンコ，マミチョグを

選定した。スケレトネマはタラシオシラ目の海産珪

藻で， 日本沿岸でよく観察される種である。スケレ

トネマはASTM(1994), Standard Methods (APHA-

AWWA-WPCF, 1998), U.S.EPA (1971, 1974)が提

案した毒性試験法においても試験種として推奨されて

いる。有機スズ化合物や船底塗料用防汚物質に対して

珪藻の感受性が高く，その中でもスケレトネマの感受

性が高いと報告されている (Fent,1996 ; Onduka et 

al., 2010)。国立環境研究所微生物系統保存施設など

で入手可能であり，入手した藻類株は瀬戸内海区水産

研究所で継代培養し，試験に供することができる。

シオダマリミジンコはハルパクチクス H

(harpacticoid) に属する底生性の海産カイアシ類で

あり， 日本温帯域の沿岸満潮線より上にある潮だまり

に生息し，塩分や水温等の環境変化に対して抵抗性

の強い種である（高野， 1968)。シオダマリミジンコ

については多くの重要なバイオマーカー遺伝子のシー

クエンスや，これらのバイオマーカーの有害化学物質

暴露への応答が研究され，シオダマリミジンコが生態

毒性機構解明のためのモデル生物としての適性を備

えていると評価されている (Raisuddinet al., 2007, 
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Machida et al., 2002)。日本沿岸の潮だまりから採取 1.3 被検物質の選定

可能であるが，系統による感受性の違いが考えられる

ため，シオダマリミジンコの系統が確立されている財

団法人海産生物環境研究所から入手した。シオダマリ

ミジンコは瀬戸内海区水産研究所で継代飼育し，ふ化

後のノープリウス幼生を試験に供することができる。

また，ノープリウス幼生は光を透過するため，光によ

る毒性変化を顕著に反映しやすく，光照射による毒性

変化を見る種として適している。

マミチョグは北米東海岸原産のメダカ目広塩魚であ

り，水槽内での繁殖が可能で，受精卵から仔稚魚の飼

育が容易な種である。マミチョグの卵は卵膜を透して

胚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 (Armstrongand Child, 1965), 生殖生理に

ついても詳細に検討されている (Shimizu,1997)。ま

た，マミチョグについては生殖生理毒性，遺伝学，

生態などの多くの情報が集積されており，生態毒性に

限らず，硬骨魚類のモデル生物としての適性を備えて

いると評価されている (Burnettet al., 2007)。マミ

チョグは瀬戸内海区水産研究所で継代飼育しており，

受精卵，稚仔魚を試験に供することができる。そのた

め受精卵からの曝露試験など慢性毒性影響を検討する

ことができる。

また， NPAHsの動態を考慮するとNPAHsは海の底

質に蓄積することが想定される。そのため，異体類な

どの底魚に対する毒性影響を検討することが重要であ

る。毒性試験にはある程度まとまった尾数の入手が

必要であることから，水槽内で繁殖可能な種を除く

と種苗生産されている魚種が中心となる。日本国内

で種苗生産されている異体類はヒラメ (Paralichthys

olivaceus) とマコガレイが主である（水産総合研究セ

ンター， 2014)。ヒラメは魚食性が強いのに対してマ

コガレイは多毛類，甲殻類，二枚貝などを主な餌と

するため，食物連鎖を通じた底質からの化学物質の

影響を調査するための対象種として用いられている

(Hashimoto et al., 2000)。マコガレイは試験を実施す

る瀬戸内海区水産研究所に近く，輸送時のストレスが

少ないと想定される山口県下松市栽培漁業センターか

ら稚魚を入手可能であり，同研究所で馴致飼育し，試

験に供することができる。

海洋生態系において栄養段階の異なる藻類スケレト

ネマ，甲殻類シオダマリミジンコ，魚類マミチョグお

よびマコガレイに対するNPAHsの毒性影響を検討し，

海洋生態系に及ぼす有害性を評価することで，我が国

沿岸域の漁場環境保全に資することが可能になる。

NPAHsには様々な種類が存在する。国際化学物

質安全性計画 (IPCS:International Programme on 

Chemical Safety) により人の健康や環境へ与える

影響についての評価書がまとめられているが，この

中で65種類のニトロアレーンが取り上げられている

(IPCS, 2003)。取り上げられた物質の中で， 2-4環

の芳香環を持つ物質が53物質を占めており，また， 60

物質がモノニトロ体かジニトロ体である。そのため，

2-4環の芳香環を持つPAHsのモノニトロ体および

ジニトロ体の毒性を検討すれば，主要なNPAHsの毒

性を検討することができる。これらのことを考慮し，

選定した被験物質をTable1に示す。

ここで選定した4種の試験生物および10種類の被検

物質により，急性毒性試験を実施し，急性毒性値を

明らかにする。これらの毒性値を比較することによ

り，海産生物に対して強い毒性を示す物質を調べる

とともに，試験生物による感受性の違いを明らかにす

る。また，急性毒性試験において顕著な毒性を示した

物質について，魚類マミチョグに対する慢性毒性試験

を実施しで慢性毒性値を明らかにする。シオダマリミ

ジンコのノープリウス幼生を用いて光照射による毒性

の変化を検討し，光毒性が顕著な物質を用いて，光分

解物およびROSの発生の両面から検討することによ

り，光毒性の原因を検討する。これらの成果が得られ

ることにより，光条件を考慮したNPAHsの海産生物

に対する毒性影響を明らかにし，得られた毒性値から

NPAHsのPNECを計算する。この値を既報の環境中

濃度と比較することで，現時点におけるNPAHsの海

洋生態系への初期リスク評価を行う。また，光照射に

よる毒性変化の原因の一つを明らかにする。

第2章 海産生物に対する急性毒性

海産生物を含む水生生物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

期間にわた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質の影響評価に欠

かせない試験法となっている。中でも急性毒性試験は

試験期間が短く，比較的簡便であるため，これまでに

種々の水生生物に対する各種化学物質の毒性影響が検

討されている。日本においては，農薬登録の際，淡水

の藻類，甲殻類および魚類に対する農薬の急性毒性試

験結果を報告することが必須である（農林水産省，農

薬取締法）など，化学物質の環境影響評価の厘要な柱

となっている。
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Table 1. Nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons used for toxicity tests (IPCS, 2003) 

CASNo. Chemical name Molecular structure 
Molecular Melting Boiling 

Water 

weight point (℃） point (℃） 
solubility logK。W
(mg/L, 25℃) 

IARC 
• a 

categones 

86-57-7 1-nitronaphthalene 

607-57-8 2-nitrofluorene 

13177-28-1 3-nitrofluoranthene 

5522-43-0 1 -nitropyrene 

7 469-02-8 6 -nitrochrysene 

605-71-0 1,5-dinitronaphthalene 

5405-53-8 2,7-dinitrofluorene 

75321-20-9 1,3-dinitropyrene 

42397-64-8 1.6-dinitropyrene 

42397-65-9 1,8-dinitropyrene 

，
 

N
o□

〗
三
ごNo2NO¢NO2 

o,N~No, 

•

NO:
2 >

173.17 58-61.5 

211.22 154-158 

247.25 156-162 

247.25 151-152 

273.29 208 

218.17 215-219 

256.22 334 

292.25 295-297 

292.25 309-310 

292.25 299-300 

312 9.18 3.19 3
 

326 0.216 3.37 2B 

5.15 3
 

472 0.017 4.69 2A 

5.41 2A 

2.58 

3.35 

4.44 2B 

4.44 2B 

4.44 2B 

• Classification of the carcinogenic risk for humans by IARC (2014), b no data,'unclassified. 

水生生物を用いた各種化学物質の毒性試験は主に淡

水の生物を用いて実施されてきた。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あり，そ

れが河川に排出されていたため，評価対象とした環

境が河川や湖沼といった淡水域であったことに起因し

ている。我が国では人口密集地域は沿岸域に分布して

おり，人間活動に伴う化学物質の沿岸環境への放出が

想定され，また，河川に流出した化学物質は最終的に

海に流入する。沿岸域の環境は漁業とも密接に関係

していることから，海産生物への各種化学物質の影響

評価の重要性が高まっている。本研究の対象物質であ

るNPAHsは大気中に存在し，その一部は大気降下物，

主に降雨によって水域環境に流入し，最終的には沿岸

海域に流入する。そのため，ここでは海産の試験生物

として選定した，海産藻類スケレトネマ，甲殻類シオ

ダマリミジンコおよび魚類マコガレイおよびマミチョ

グを用いて10種のNPAHsについての急性毒性試験を

実施した。得られた毒性値を比較することにより，海
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産生物に対して強い毒性を示す物質を調べるととも

に試験生物による感受性の違いを検討した。さら

に，得られた急性毒性値を基に物質毎の予測無影響濃

度 (PredictedNo Effect Concentration, PNEC)を推

定し，これらの値を報告された環境中濃度や環境モデ

ルにより推定した環境中濃度と比較することにより，

現時点におけるNPAHsの海洋生態系への初期リスク

評価を行った。

2.1 試料と方法

2.1.1 被検物質および試験液

1ーニトロナフタレン， 2-ニトロフルオレン， 3 

ーニトロフルオランテン， 1,3-ジニトロピレン， 1,6-

ジニトロピレン， 1,8-ジニトロピレン， 6-ニトロク

リセン，およびフルオランテンはSigma-Aldrich(St. 

Louis, USA)から. 1,5-ジニトロナフタレン.2,7-ジ

ニトロフルオレン，および1ーニトロピレンは東京化

成工業（東京）から．ナフタレン，フルオレン，ピレ

ン，およびクリセンは和光純薬工業（大阪）から，そ

れぞれ購入した。

被験物質の水溶解度が低いため．溶解助剤として

ジメチルスルホキシド (DMSO,plant cell culture 

tested, Sigma-Aldrich, St. Louis, 米国）を用いた。

被験物質をDMSOでそれぞれ1ーニトロナフタレン

100,000 mg/L, 1,5ージニトロナフタレン2,000mg/ 

L, 2ーニトロフルオレン10,000mg/L, 2,7ージニトロ

フルオレン1,000mg/L, 3ーニトロフルオランテン

5,000 mg/L, 1ーニトロピレン5,000mg/L, 1,3ージニ

トロピレン200mg/L, 1,6ージニトロピレン100mg/ 

L, 1,8ージニトロピレン100mg/L, 6ーニトロクリセ

ン500mg/L, ナフタレン100,000mg/L, フルオレン

50,000 mg/L, フルオランテン50,000mg/L, ピレン

50,000 mg/L, クリセン1,000mg/Lに調製し試験原液

とした。これらの試験原液をf/2培地 (Guillardand 

Ryther, 1962)または砂，活性炭およびガラス繊維ろ

紙 (GFCfilter, GE Healthcare, Little Chalfont. 英国）

でろ過した海水（以降ろ過海水と表記する）で希釈し．

試験液とした。なお， f/2培地はろ過海水から調製し

た。

予備試験で求めた藻類スケレトネマ，甲殻類シオダ

マリミジンコ．および魚類マミチョグならびにマコ

ガレイに対するDMSOの10%致死濃度または10%影

響濃度はそれぞれ5,900,2,800, 8,300, および21,000

μL/Lであり，これらの濃度の5分の 1未満の濃度を

目安に助剤対照区のDMSO濃度を決定した。藻類生

長阻害試験，甲殻類遊泳阻害試験，マミチョグ急性毒

性試験マコガレイ急性毒性試験における助剤対照

区のDMSO濃度はそれぞれ330,500, 1,000, および

2,000μLILとした。

DMSO溶液を用いたNPAHs試験系では，甲殻類お

よび魚類の毒性試験において，毒性値が得られたのは

1ーニトロナフタレンのみであった。より多くの被験

物質について毒性値を得てリスクを評価するため，分

散剤，硬化ひまし油 (HC0-40, 日光ケミカルズ，東

京）の1: 1混合液と試験系原液を用いた試験系につ

いても検討した。これらの混合液をfl2培地またはろ

過海水で希釈し，試験液とした。甲殻類遊泳阻害試験

およびマミチョグ急性毒性試験における助剤対照区

のDMSOおよびHC0-40の合計濃度はそれぞれ1,000お

よび2,000μLILとした。藻類生長阻害試験およびマ

コガレイ急性毒性試験では分散剤HC0-40がそれぞれ

く1およびく100μLILの濃度でスケレトネマの生長

およびマコガレイの生残に影響を及ぼすため，藻類生

長阻害試験およびマコガレイ急性毒性試験では分散剤

HC0-40を用いなかった。

2.1.2 試験生物

藻類の試験生物として，多くの有害化学物質に対

し高い感受性を示すことが知られている珪藻のスケ

レトネマを選定し，国立環境研究所から分譲された

N-324株を試験に供した。 500mLガラス瓶にfl2培地

300 mLを収容し，培地中で継代培養した。培養には

グロースチャンバー (MLR-350,三洋電機大阪）を

用い，照明には紫外線をカットした蛍光灯 (FL40S・

N-EDL・NU, 松下電器産業大阪）を 3本使用し，

明期14h暗期10h, 光合成光量子束密度40-80μmoll

m 2 /sec, 温度20℃の条件で実施した。この培養液に

含まれる藻類を後述する藻類生長阻害試験に用いた。

甲殻類の試験生物として，財団法人海洋生物環境研

究所から分譲されたシオダマリミジンコの親を瀬戸

内海区水産研究所で継代培養し，以降継代培養した

生物を用いた。 1Lのガラス容器にろ過海水800mL 

を収容し，軽くエアレーションしながら，明期14h 

暗期10h, 温度20℃の条件で飼育した。餌としてfl

2培地で培養したプラシノ藻のTetraselmistetrathele 

を餌として用い， 1日おきに>104 cells/mLの培養

液を5mL添加した。この培養液から，ナイロン網地

(N-N0305T, 編みHサイズ48μm;NB80, 編み目サイ

ズ 190μm;NBCメッシュテック，東京）を用い，ふ

化後24時間未満のノープリウス期幼生を得た。ノープ

リウス期幼生は後述する甲殻類急性遊泳阻害試験に用
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いた。

魚類の試験生物として，マミチョグおよびマコガレ

イを用いた。マミチョグは瀬戸内海区水産研究所で継

代飼育しており， 1 m3の水槽で水温22士 2 ℃ （平

均土標準誤差），自然光条件下で飼育した。餌は配

合飼料 (C-1000,協和発酵工業，東京）を一日おきに

与えた。マコガレイ稚魚を山口県下松市栽培漁業セン

ターから入手し，水温14土3 ℃，自然光条件下で数

週間馴致飼育した。餌は配合飼料（おとひめC2, 丸

紅日清飼料，東京）を毒性試験開始前まで1日おきに

与えた。マミチョグのふ化仔魚（体重約 1mg)およ

び体重73土21mgのマコガレイを後述する魚類急性毒

性試験に用いた。

2.1.3 藻類生長阻害試験

試験方法は奥村，隠塚 (2010)の方法に準拠し，以

下の方法で試験を行った。培養条件は継代培養と同

条件で予備培養および72時間の試験を行った。試験

容器には cf>24x200 mm, 容墨64mLのネジロ試験

管を用い，試験溶液は30mLのf/2培地を用いた。試

験原液として被検物質のDMSO溶液を使用し，試験

時には助剤対照区を設けた。試験における初期細胞

濃度は約104cells/mLとし，各濃度 3連で試験を行

い，これを2つ繰り返した。被検物質濃度はTable2 

およびTable3に示すとおりであった。被検物質が析

出した場合は滅菌したガラス繊維ろ紙 (GFCfilter, 

GE Healthcare)で試験液をろ過し，ろ液を試験に用

いた。 24時間毎に試験液を攪拌した後藻類の生長

を測定した。生長測定はターナー蛍光光度計（励起

波長： 340-500 nm, 発光波長： >665 nm, model 10-

AU-005, Turner Designs, Sunnyvale, 米国）を使用し，

あらかじめ測定しておいたスケレトネマの細胞数と相

対蛍光値の関係から各試験区の細胞数を推定し，生長

曲線に基づいて生長速度を算出した。

2.1.4 甲殻類急性遊泳阻害試験

試験方法は堀 (2010)の方法に準拠した。試験溶

液2mLをいれたガラス製秤量瓶 (cf>25 x 25mL, 6 

mL) に，幼生5個体／容器の割合で収容した4容器

を1連とし，これを2つ繰り返した。被検物質濃度は

Table 2およびTable3に示すとおりであった。被検物

質が析出した場合は滅菌したガラス繊維ろ紙 (GFC

filter, GE Healthcare)で試験液をろ過し，ろ液を試

験に用いた。試験原液として被検物質のDMSO溶液

またはDMSO溶液と硬化ひまし油HC0-40を1対 1で

混合したものを使用し，試験時には，使用最高濃度と

同量の助剤を添加した助剤対照区を設けた。試験溶液

に幼生を収容後，暗条件， 20℃で24時間置いた後，遊

泳阻害の判定を行った。判定は，容器内を緩やかにか

き混ぜた後付属肢を動かすことができても15秒間遊

泳しないものを遊泳阻害とした。

2.1.5 魚類急性毒性試験

50 mLガラス製ネジロ三角フラスコに砂および活性

炭でろ過した海水（以降活性炭ろ過海水と表記する）

5 mLを収容し，試験原液を添加，攪拌した後マミ

チョグふ化仔魚を10尾ずつ収容し， 96時間の試験を

行った。試験原液として被検物質のDMSO溶液およ

びDMSO溶液と硬化ひまし池HC0-40と1対1で混合

したものを使用し，試験原液の添加量は最高10μLと

した。 20℃に設定した恒温装置内に試験容器を収容

し，止水式で試験を行った。

40 Lガラス製水槽に活性炭ろ過海水5Lを収容し，

試験原液を添加，攪拌した後各水槽にマコガレイ稚

魚（平均体重71mg) を10尾ずつ収容し， 96時間の試

験を行った。試験原液として被検物質のDMSO溶液

を使用し，試験時には，使用最高濃度と同量の助剤を

添加した助剤対照区を設けた。試験原液の添加量は最

高lOmLとし，止水式で試験を行った。いずれの試験

においても被検物質濃度は， Table4の濃度に設定し，

試験は2連で行った。 24時間ごとに死亡魚の有無を観

察し，死亡魚は取り除いた。

2.1.6 被験物質測定

試験液中のNPAHs濃度の測定は以前報告され

た負イオン化学イオン化法 (NegativeChemical 

Ionization, NCI) を用いた測定法 (Albinetet al., 

2006 ; Kawanaka et al., 2007)を海水用に改変して測

定した。また，試験液中のPAHs濃度の測定は電子イ

オン化法(ElectronIonization, EI)を用いた測定法（環

境庁環境保健部環境安全課， 2000)を少ない液量で測

定できるよう改変して測定した。

各試験開始時および終了時に採水した急性毒性

試験の試験液をガラス繊維ろ紙 (GFCfilter, GE 

Healthcare)でろ過し，得られたろ液にサロゲート溶

液50μLを加えた後ヘキサンで2回振とう抽出し

た。この抽出液を硫酸ナトリウムで脱水後，内部標準

物質溶液50μLを添加して窒素気流下で0.1または 1

mLに濃縮し， GC-MSによる分析に供した。 NPAHs

の測定では，サロゲート溶液として， 1-ニトロナフ
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Table 2. Nominal and actual concentrations of 10 nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons tested in toxicity 

tests using an alga Skeletonema costatum and a crustacean Tigriopus japonicus 

Organism S. costatum T. japonicus 

dispersant ＋ 

Nominal Actual Nominal Actual Nominal Actual 
concentration ' concentration b,c concentrati.on ' concentration b, d concentrati.on ' concentration b,d 
(μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) 

1-nitronaphthalene 
700-2,800 (/2) 540-1,500 (52-77) 3,100-50,000(2) 2,700-46,000(85-93) 1,560-50,000(2) 46-2,900(3.0-5.3) 
700-2,800(/2) 290-1,600(39-68) 3,100-50,000(2) 2,300-51,000(74-101) 1.560-50,000(2) 140-3,200(5.1-8.8) 

2-nitrofiuorene 3,300' 450(14)' 5,000' 2,900(58)' 5,000 e 40(0.81) e 

3-nitrofiuoranthene 
2.5-40(2) 0.34-3.9(6.1-14) 

2,500' 1,600(63) e 2,500' 38(1.5)' 
2.5-40(2) 0.29-5.5 (6.6-14) 

1-nitropyrene 
2.0-8.0(✓ 百） 0.20-1.8 (5.5-23) 156-2,500 (2) 120-2.400 (77-97) 2,500 e 44(1.8)' 
2.0-8.0(/2) 0.21-1.5 (5.9-18) 156-2,500 (2) 110-3,200(71-130) 

6-nitrochrysene 167' 13(7.6)' 250' 200(81) e 250 e 4.8(1.9) e 

1,5-dinitronaphthalene 670' 160(24) e 1,000' 570(57)' 1,000' 98(9.8)' 

2, 7-dini trofluorene 330' 27(8.1) e 500' 120(24)' 500' 16(3.2)' 

1,3-dinitropyrene 67 e 3.5(5.2)' 
6.25-100 (2) 2.1-65 (33-65) 

100' 2.0(2.0)' 
6.25-100 (2) 3.7-65(46-65) 

1,6-dinitropyrene 33' 0.28(0.86)' 
3.13-50(2) 0.08-19 (2.5-48) 

50' 0.84(1.7)' 
6.25-50(2) 0.60-20 (9.6-49) 

1,8-dinitropyrene 33' 0.44(1.3)' 
3.13-50(2) 0.13-25 (4.2-60) 

50' 1.6(3.1) e 
6.25-50(2) 0.81-24(13-49) 

-: toxicity test conducted without dispersant, + : toxicity test conducted with dispersant. •Values in parentheses are a geometric 
series with factors. b Values in parentheses are the percent concentration of the nominal concentration.'Average concentration 
shown is the geometric mean of actual concentrations at O and 72 h. d Average concentration shown is the geometric mean of 
actual concentrations at O and 24h. e Limit test was carried out at shown concentration. 

Table 3. Nominal and actual concentrations of 5 polycyclic aromatic hydrocarbons tested in 

toxicity tests using an alga Skeletonema costatum and a crustacean Tigriopus japonicus 

Organism S. costatum T. japonicus 

dispersant ＋ 

Nominal Actual Nominal Actual 

concentration a concentration b, C concentration a concentrat10n b, d 

(μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) 

Naphthalene 
30-3,000(汎万） 18-1,700 (55-77) 3.100-50,000 (2) 79-1,700 (l.8-4.1) 

30-3,000(汎:0) 13-1.500 (43-51) 3,100-50,000 (2) 140-2,500 (3.6-7.8) 

Fluorene 
100-1,600 (2) 37-530(33-50) 500-8,000 (2) 20-2,800(6.3-35) 

100-1,600 (2) 41-360(22-41) 500-8.000 (2) 11-1,600 (2.2-20) 

Fluoranthene 
100-1,600 (2) 14-38(2.4-14) 130-2,000(2) 5.5-620 (3.9-31) 

100-1,600 (2) 16-54 (3.4-16) 130-2,000(2) 1.1-240 (0.89-12) 

Pyrene 
25-400(2) 4.0-25 (6.2-16) 130-2,000(2) 2.4-610 (2.0-38) 

25-400(2) 1.9-9.1 (2.3-7.6) 130-2,000 (2) 3.3-600 (2.6-30) 

Chrysene 33Qe 1.4 (Q.42) e sooe 370(74) e 

-: toxicity test conducted without dispersant. + : toxicity test conducted with dispersant. 
• Values in parentheses are a geometric series with factors. 
b Values in parentheses are the percent concentration of the nominal concentration. 
c Average concentration shown is the geometric mean of actual concentrations at O and 72 h. 
Average concentration shown is the geometric mean of actual concentrations at O and 24 h. 

• Limit test was carried out at shown concentration. 

タレン約， 1,5-ジニトロナフタレン—叫， 2-ニトロフ

ルオレン-d9, 1ーニトロピレン-d9, 6ーニトロクリセ

ン—心の 1 mg/Lアセトン溶液を，内部標準物質とし

て， 3-ニトロフルオランテン-dg の1rng/Lヘキサ

ン溶液をそれぞれ用いた。また， PAHsの測定では，

サロゲート溶液として，ナフタレン-ds, アントラセ



10 Toshimitsu ONDUKA 

Table 4. Nominal and actual concentrations of 10 nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons tested in fish 

toxicity tests using Pleuronectes 

Organism 

Dispersant 

P. yokohamae 

Nominal Actual Nominal 

F. heteroclitus 

＋ 

Actual Nominal Actual 
concentration ' concentrabon b, c concentrat10.n ' concentrat10. n b.c concentrat10.n ' concentrah. on b.c 
(μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) (μg/L) 

1-nitronaphthalene 
250-4,000 (2) 220-2.100 (4 7-86) 1,500-24,000 (2) 130-3,500(9-15) 500-8,000 (2) 150-2,400(28-33) 
250-4,000 (2) 200-2,100(42-78) 1.500-12,000 (2) 160-1,500 (11-12) 500-8,000 (2) 270-4,800 (52-60) 

20,QQQd 150(0.74) d 10,QQQd 670(6.7) d 10,000d 4.6 (0.046) d 2-nitrofiuorene 

3-nitrofiuoranthene 10,QQQd 4.6(0.046) d 
500-4,000 (2) 8.0-230(1.6-11) 5,QQQd 0.10(0.002) d 
500-4,000 (2) 2.4-230(2.4-11) 

1-nitropyrene 

6-nitrochrysene 

1,5-dinitronaphthalene 

2,7-dinitrofluorene 

1,3-dinitropyrene 

1,6-dinitropyrene 

1,8-dinitropyrene 

10,000d 16(0.16) d 
625-5,000 (2) 48-850 (4.3-17) 

5,000d 0.21 (0.0047) d 
500-4,000 (2) 34-280(2.7-6.9) 

1,000 d 2.9(0.29) d 500d 3.3(0.67) d 500' 0.033 (0.007) "-' 

4,000 d 64(1.6) d 2,000 d 400(20) d 2,000 d 38(1.9) d 

2,QQQd 6.1 (0.31) d 1.000 d 27(2.7) d 1,000 d 0.86(0.086) d 

4QQd 0.57(0.29) d 2QQd 83(42) d 200d 0.51(0.25) "-' 

2QQd 0.56 (0.56) d lOQd 4.4(4.4) d 100 d QJl(Q.11) d' 

200d 0.49(0.49) d 100d 7.1 (7.1) d 100d 0.16 (0.16) "-' 

-: toxicity test conducted without solvent, + : toxicity test conducted with solvent.'Values in parentheses are a geometric series 
with factors. 
b Values m parentheses are the percent concentration of the nominal concentration. c Average concentration shown is the geometric 
mean of actual concentrations at O and 96h. Limit test was carried out at shown concentration. e The concentration of chemical 
tested was set to half the detection limit because, at the end of the run, the test chemical was undetecTable in the test solution. 

ン-d10, ピレン-d10, クリセン-d12の1 mg/Lアセトン

溶液を，内部標準物質として，フルオレン叫。の 1

mg/Lヘキサン溶液をそれぞれ用いた。

NPAHsの測定は，キャピラリーカラムHB5

-MS, 30 m, 0.25 mmID (Agilent Technologies, 

Santa Clara, 米国）を装着したGC/MS(Agilent, 

6890N, 5975 inert; Y okogawa Analytical Systems, 東

京）を用い， NCIで測定モードをSIM(Selective Ion 

Monitor) として測定した。注入口の温度は280℃と

し，検出器の部分に290℃の温度をかけ，質量分析計

のイオン源部分に240℃の温度を得た。カラム温度は

100℃で 2分間保持した後 20℃ ／分で200℃まで昇

温，引き続き 5℃ ／分で320℃まで昇温後， 14分間保

持した。分析時間は45分であった。また， PAHsの

測定は，キャピラリーカラムDB5 -MS, 30 m, 0.25 

mmID (Agilent Technologies) を装着したGC/MS

(Agilent, 6890N, 5975 inert)を用い， EIで測定モー

ドをSIMとして測定した。注入口の温度は280℃とし，

検出器の部分に300℃の温度をかけ，質量分析計のイ

オン源部分に240℃の温度を得た。カラム温度は60℃

で1分間保持した後， 10℃／分で120℃まで昇温引き

続き 5℃／分で2io℃まで昇温後， 6℃／分で300℃まで

昇温し， 5分間保持した。分析時間は50分であった。

モニターイオンはそれぞれ， 1-ニトロナフタレン

(127, 173), 1,5ージニトロナフタレン (165, 211), 

2ーニトロフルオレン (165, 211), 2,7ージニトロ

フルオレン (163, 256), 3ーニトロフルオランテ

ン (200, 292), 1ーニトロピレン (201, 247), 1,3-

ジニトロピレン (200, 292), 1,6ージニトロピレン

(200, 292), 1,8ージニトロピレン (200, 292), 6 -

ニトロクリセン (226, 273), 1ーニトロナフタレン

-d7 (180), 1,5ージニトロナフタレン—む (224), 2 -

ニトロフルオレン-d9(220), 3ーニトロフルオランテ

ン-d9(256), 1ーニトロピレン-d9(256), 6ーニトロ

クリセン一心 (284), ナフタレン (128, 127), フルオ

レン (166, 165), フルオランテン (202, 200), ピレ

ン (202, 200), クリセン (228, 226), ナフタレン

ーd8 (136), フルオレン-di。(176), アントラセン-dw

(188), ピレン-di。(212), クリセン-d12(240) とした。

試験開始時および終了時における試験液中

の被検物質濃度の幾何平均を実測濃度とした

(Table 2, 3, 4)。試験終了時において，試験液中の

被検物質濃度が定量下限値未満の場合は， OECDガイ

ダンスドキュメント (OECD, 2000) に沿って，定量

下限値の半値を試験終了時の被検物質濃度と設定し，

実測濃度を算出した (Table4)。
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Table 5. Mean acute toxicity concentrations Clower, upper confidence intervals) of 10 nitrated polycyclic 
aromatic hydrocarbons tested on the alga Skeletonema costatum, the crustacean Tigriopus japonicus, and the 

fishes Fundulus heteroclitus and Pleuronectes yokohamae. Also shown are predicted no effect concentrations 

(PNEC) and predicted environmental concentrations (PEC) of nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons. 

S. costatum T. japonicus F. heteroc/itus P. yokohamae PNEC PEC 
72-h EC50 (μg/L) 24-h EC50 (μg/L) 96-h LC50 (μg/L) 96-h LC50(μg/L) (ng/L) (ng/L) 

Chemical ＋ ＋ 

1-nitronaphthalene 
1.200 (1.100-1,400) 4,800 (3,700-6,300) 600(470-760) 560 (490-640) 1,100(870-1,390) 830(630-1,060) 

5,600 11.7 
1,400(140-2,700) 5,600 (4,600-6,900) 850(610-1,190) 890(730-1,100) 1,090 (890-1,340) 710(580-870) 

2-nitrofluorene >450 >2,900 >40 >670 >4.6 >150 >46 8.7 

3-nitrofluoranthene 
1.7(1.2-2.4) 

>1,000 >38 
150(67-350) 

>0.10' >4.6 17 N.R. 
2.5 (1.8-3.9) 190(73-510) 

1-nitropyrene 
0.42(0.38-1.38) 680(470-1.000) 

>44 
290(160-520) 

>0.21 >16 4.2 1.0 
0.64 (0.52-0.84) 700 (550-870) 45(41-50) 

6-nitrochrysene >13 >200 >4.8 >3.3 >0.033' >2.9 >0.33 0.11 

1.5-dinitronaphthalene >160 >570 >98 >400 >38 >64 >380 10 

2,7-dinitrofluorene >27 >120 >16 >27 >0.86 >6.1 >8.6 N.R. 

1,3-dinitropyrene >3.5 
14(10-19) 

>12 >83 >0.51' >0.57 130 N.R. 
13(9.5-18) 

1.6-dinitropyrene >0.28 
3.3 (2.1-5.2) 

>6.0 >4.4 >0.11' >0.56 33 N.R. 
3.6 (2.3-5.8) 

1,8-dinitropyrene >0.44 
4.1 (2.3-7.4) 

>1.6 >7.1 >0.16' >0.49 41 N.R. 4.2(2.4-7.4) 

EC50, median effect concentration; LC50, median lethal concentration; -, toxicity values obtained from tests without a dispersant; 
+, toxicity values obtained from tests with a dispersant. PNECs were calculated by dividing the lowest value in our acute toxicity 
data by an assessment factor of 100. PECs are the highest reported concentrations including estimated concentration.in river water 

and sea water. N.R.: not reported.', the concentration of chemical tested was set to half the detection limit because, at the end of 

the run, the test chemical was undetecTable in the test solution. 

2.1.7 統計解析

藻類生長阻害試験における72時間の50%生長阻害濃

度 (72-hEC50) は，対照区との生長速度 (1日あた

り）比較による生長阻害率および実測濃度からプロ

ビット法により算出した。無影響濃度 (NOEC) は生

長阻害率が対照区の値と統計的に有意差を示さない最

も高い濃度とし，’統計解析には一元配置分散分析およ

びその後のDunnettの多重比較 (P<0.05) を用いた。

プロビット法および多重比較の統計解析にはSPSS社

のSPSS14.0J for Windows regression softwareを用

いた。

甲殻類急性遊泳阻害試験における24時間半数影響

濃度 (24-hEC50) および魚類急性毒性試験におけ

る96時間半数致死濃度 (96-hLC50) はそれぞれ遊

泳阻害率または死亡率と被検物質濃度からtrimmed

Spearman-Karber法 (Hamiltonet al., 1977) により

算出した。統計解析には米国環境保護庁が無償配布し

ていたTrimmedSpearman-Karber Program (Ver. 

1.5)を用いた。

試験濃度の範囲で50%以上の藻類生長阻害，甲殻

類遊泳阻害あるいは魚類死亡の認められない場合は，

EC (LC) 50は試験最高濃度以上とした。

2.2 結果

2.2.1 NPAHs 

毒性を検討したNPAHsのうち，藻類スケレトネマ

については1ーニトロナフタレン， 3-ニトロフルオラ

ンテン，および1ーニトロピレンの急性毒性値が得ら

れ，それらの平均急性毒性値 (72-hEC50) はそれぞ

れ1300, 2.1, および0.53μg/Lであった (Table5)。

その他のNPAHsについては，試験最高濃度までで

50%以上の生長速度阻害が認められなかったため，急

性毒性値を求めることができなかった。

甲殻類および魚類では，助剤を用いない系にお

いて， 1-ニトロナフタレンのみ毒性値が得られた

(Table 5)。甲殻類シオダマリミジンコについては，

助剤を用いた系において， 1-ニトロナフタレン， 1 

ーニトロピレン， 1,3-ジニトロピレン， 1,6-ジニトロ

ピレン，および1,8ージニトロピレンの急性毒性値が

得られ，それらの平均急性毒性値 (24-hEC50) はそ

れぞれ5,200, 690, 14, 3.5, および4.2μg/Lであっ

た (Table5)。魚類マミチョグについては，助剤を

用いた系において， 1-ニトロナフタレン， 3-ニト

ロフルオランテン，および1ーニトロピレンの急性毒

性値が得られ，それらの平均急性毒性値 (96-hLC50) 
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Table 6. Mean acute toxicity concentrations Clower, 

upper confidence intervals) of 5 polycyclic aromatic 

hydrocarbons tested on the alga Skeletonema 

costatum, the crustacean Tigriopus japonicus, and 

the fish Fundulus heteroclitu 

S. costatum 
72-h EC50 
(μg/L) 

Chemical 

Naphthalene 
>1,700 
l,300(1,100-1,700) 

Fluorene 
490(470-510) 
>360 

Fluoranthene >54 

Pyrene >25 

Chrysene >13 

T. japonicus 
24-h EC50 
(μg/L) 
＋ 

870 (590-1,300) 
930 (120-7,100) 

630 (340-1,200) 
540(320-890) 

15(9.2-25) 
40(26-61) 

36(24-52) 
21(14-33) 

>370 

F. heteroclitus 
96-h LC50 
(μg/L) a 
＋ 

1700 

310 

39 

EC50, median effect concentration; LC50, median lethal 
concentration; -. toxicity values obtained from tests without 
a dispersant; +, toxicity values obtained from tests with a 
dispersant 
•. Kakuno et al., 2006. 

はそれぞれ730, 170, および170μg/Lであった

(Table 5)。その他のNPAHsについては，試験最高濃

度までで50%以上の遊泳阻害あるいは死亡が認められ

なかったため，急性毒性値を求めることができなかっ

た。

助剤を用いない試験系で今回得られた藻類に対する

平均急性毒性値を比較すると，スケレトネマに対して

は1ーニトロピレンが最も強い毒性 (72-hEC50 : 0.53 

μg/L) を示した (Table5)。助剤を用いた系で今回

得られた平均毒性値を比較すると，シオダマリミジン

コに対しては1,6ージニトロピレン (24-hEC50 : 3.5μ 

g/L)が，マミチョグに対しては3ーニトロフルオラ

ンテンおよび1ーニトロピレン (96-hLC50: 170μg/ 

L)が，それぞれ強い毒性を示した (Table5)。シオ

ダマリミジンコおよびマミチョグについては，助剤を

用いる系と用いない系両方において， 1-ニトロナフ

タレンの急性毒性値が得られた。助剤を用いた系にお

けるシオダマリミジンコおよびマミチョグに対する平

均毒性値 (24-hEC50: 5,200μg/Lおよび96-hLC50: 

730μg/L) は，助剤を用いない場合 (24-hEC50: 

730μg/Lおよび96-hLC50: 1,100μg/L)のそれぞ

れ8倍および半分程度であった (Table5)。1,5ージニ

トロナフタレンおよび2,7ージニトロフルオレンについ

ては，試験した濃度の範囲内ではいずれの試験生物に

対しても毒性値は得られなかった (Table5)。

2.2.2 PAHs 

毒性を検討したPAHsのうち，藻類スケレトネマに

ついては，ナフタレンおよびフルオレンの急性毒性試

験を2回検討したうち，それぞれ1回のみ急性海性値

が得られ，それらの72-hEC50はそれぞれ1,300および

490μg/Lであった (Table6)。その他のPAHsにつ

いては，試験最高濃度までで50%以上の生長速度阻害

が認められなかったため，急性毒性値を求めることが

できなかった。

甲殻類シオダマリミジンコについては，助剤を用い

た系において，ナフタレン，フルオレン，フルオラ

ンテン，およびピレンの急性毒性値が得られ，それ

らの平均急性毒性値はそれぞれ900,590, 28, およ

び29μg/Lであった (Table6)。その他のPAHsを用

いた試験では，設定可能な最高濃度試験区において

も，半数以上の生物に遊泳阻害が認められなかった

(Table 6)。

2.3考察

本研究では，栄養段階の異なる海産生物，すなわ

ち，藻類スケレトネマ，甲殻類シオダマリミジン

コ，魚類マミチョグおよびマコガレイに対する10種類

NPAHsの急性毒性を明らかにした。助剤を用いる系

と用いない系両方において，シオダマリミジンコおよ

びマミチョグに対する 1ーニトロナフタレンの急性毒

性値が得られたものの，急性毒性値はシオダマリミジ

ンコに対しては大きくなり，マミチョグに対しては小

さくなった (Table5)。そのため，助剤添加による 1

＿ニトロナフタレンの海性への影響について，一定の

傾向は認められなかった。

NPAHsの水生生物に対する急性毒性に関する論文

はほとんど見あたらないが， 1-ニトロナフタレンの

影響については若干報告例がある。 1ーニトロナフタ

レンのfatheadminnowに対する毒性値96-hLC50 (半

止水式暴露試験における設定濃度を基にした値）は

9.0 mg/L (Curtis and Ward, 1981)であり，この濃

度は今回得られた魚に対する設定濃度を基にした毒

性値 (1,900-4,600μg/L)および実測濃度を基にした

毒性値 (560-1,100μg/L) より高かった。また， 1-

ニトロナフタレンの淡水の繊毛虫の一種であるCiliate

(Tetrahymena pyriformis) に対する毒性値IGC50

(50 % impairment growth concentration, 止水式暴

露試験における設定濃度を基にした値）は17.3mg/L 

(Schultz and Moulton, 1985)であり，この濃度は今

回得られた甲殻類に対する設定濃度を塞にした毒性値
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(13,000-24,000μg/L) とほぼ同等であった。そのた

め，シオダマリミジンコとCiliateの感受性はほぼ同等

であると推測された。

藻類スケレトネマに対する毒性値をPAHsとニト

ロ基が導入されたNPAHsにおいて比較した結果．ナ

フタレンについてはナフタレンおよび1ーニトロナ

フタレンの72-hEC50がそれぞれ1.300-> 1.700および

1.200-1,400μg/Lとなり (Table5, 6), 毒性値はほぽ

同等であった。フルオランテンについてはフルオラン

テンおよび3ーニトロフルオランテンの72-hEC50がそ

れぞれ>54および1.7-2.5μg/Lとなり (Table5, 6), 

ニトロ基が導入されると毒性値が20分の 1未満とな

り，毒性が顕著に強まった。ピレンについてはピレ

ン， 1-ニトロピレン．およびジニトロピレン類の

72-h EC50がそれぞれ>25,0.42-0.64および>0.28->

0.44μg/Lとなり (Table5, 6), ニトロ基が1基導入

されると毒性値は40分の1未満になり．毒性が顕著に

強まったが，ニトロ基が2基導入されると毒性値は算

出できなかった (Table5)。

甲殻類シオダマリミジンコに対する毒性値をPAHs

とそれぞれのPAHsにニトロ基が付加した物質におい

て比較した結果．ナフタレンについてはナフタレンお

よび1ーニトロナフタレンの24-hEC50がそれぞれ870-

930および4,800-5,600μg/Lとなり (Table5, 6). ニ

トロ基が付加すると毒性値が5倍程度大きくなり，毒

性が弱まった。ピレンについてはピレンについては

ピレン， 1-ニトロピレン．およびジニトロピレン類

の24-hEC50がそれぞれ21-36,680-700および3.3-14

μg/Lとなり (Table5, 6), ニトロ基が1基導入され

ると毒性値は20-30倍程度大きくなり，毒性が顕著に

弱まったが，ニトロ基が2基導入されるとピレンより

も2分の1から8分の1倍程度小さくなり．毒性が強

まった。

魚類マミチョグについては，角埜ら (2006)が報告

したPAHsのマミチョグに対する毒性値と比較を行っ

た。ナフタレンについてはナフタレンおよびlーニト

ロナフタレンの96-hLC50がそれぞれ1.700および560-

890μg/Lとなり (Table5, 6). ニトロ基が付加して

も毒性値は倍程度の違いしかなく．ニトロ基付加によ

る毒性の顕著な変化は認められなかった。ピレンに

ついてはピレン， 1-ニトロピレン，およびジニトロ

ピレン類の96-hLC50がそれぞれ310,45-290および＞

4.4->83μg/Lとなり (Table5, 6). ニトロ基が1基

導入されても毒性値はほぼ同等でありニトロ基付加に

よる毒性の顕著な変化は認められず，ニトロ基が2基

導入されると毒性値は算出できなかった。これらのこ

とから，ニトロ基の導入による急性褥性の変化は試験

生物によって異なり，一定の傾向は認められなかっ

た。

また，参考として他の物質との毒性比較を行った。

有機スズ化合物群 (OTs)は環境生態系に及ぼす影響

が大きく， 日本を含めた多くの国でここ20年以上厳

しく使用が規制されている。 OTsの中で最も強い毒性

を示す物質と考えられているトリブチルスズ (Fent,

1996)の藻類スケレトネマ，甲殻類シオダマリミジ

ンコ，魚類マミチョグに対する毒性値はそれぞれ

0.33-0.36μg/L (1.0-1.1 nmol/L, Walsh et al. 1985), 

5.2士0.5μg/L(14士 2nmol/L, 堀ら， 2001), お

よび17.2-23.8μg/L(59-82 nmol/L, Bushong et al., 

1988 ; Pinkney et al., 1989) と報告されている。その

ため，海産生物の種類によっては，数種のNPAHsは

トリブチルスズと同程度の強い毒性を示すと考えられ

た。

1ーニトロナフタレン， 3-ニトロフルオランテン，

1ーニトロピレン， 1,3-ジニトロピレン， 1,6-ジニトロ

ピレン， 1,8-ジニトロピレンの急性毒性値は一部の試

験生物に対して1mg/Lを下回っており， OECDクラ

イテリアによる最も強い毒性を示す物質群 (AcuteI) 

に分類された (OECD,2001)。1ーニトロナフタレン

のfatheadminnowに対する毒性値（半止水式暴露試

験における設定濃度を基にした値）は9.0mg/L (Curtis 

and Ward, 1981)であり，この濃度は今回得られた

魚に対する設定濃度 (1,900-4,600μg/L)および実測

濃度 (560-1,100μg/L)を基にした毒性値より高かっ

た。分散剤を用いない系における，.1-ニトロナフタ

レンのマコガレイに対する影響はマミチョグに対する

影響と同程度であった (Table5)。

本研究で得られた結果を用いてNPAHsのリスク

評価を以下に試みた。得られた急性毒性値を用いて

PNECを推定した。報告されたNPAHsの水生生物に

対する急性毒性値のうち，今回得られた急性毒性値よ

り小さい毒性値は見あたらず，今回得られた毒性値

からPNECを推定した。今回毒性試験を実施した10種

類のNPAHsについて，今回得られた急性毒性値の中

で最も小さい毒性値をOECDが推奨する評価係数100

(OECD, 2002)で割り，各NPAHsのPNECを推定し

た (Table5)。
河川中および海水中における 1ーニトロピレンの最

高検出濃度はそれぞれ淀川において1,000pg/L (4,000 

fmol/L, Ohe and Nukaya, 1996)および日本海にお

いて0.5pg/L (2 fmol/L, Murahashi et al., 2001)と

報告されている。環境動態モデルを用いて， Yaffeet 

al. (2001)はカリフォルニア地域の水中（環境モデル

における水であり，海水や河川水などに区別されてい
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ない）の1ーニトロピレン濃度を2.9ng/Lと推定した。

Huang and Batterman (2014) は環境動態モデルを

用いて， ミシガン湖水中の 1ーニトロピレン濃度を

0.17 ng/Lと推定した。今回推定した1ーニトロピレン

のPNECは4.2ng/Lであり，この値は上記カリフォル

ニア地域の推定された水中濃度に近い濃度であった。

そのため， 1-ニトロピレンは海産生物に影響を及ぼ

す可能性が想定され，この物質の海洋環境に関するリ

スクについてさらに研究を進めていく必要がある。

日本における 1ーニトロナフタレンおよび1,5ージニ

トロナフタレンの河川中濃度はそれぞれ3.7ng/Lおよ

び10ng/Lと報告されている（高橋ら， 1995)。Yaffe

et al. (2001)は環境動態モデルを用いてカリフォル

ニア水中の 1ーニトロナフタレンおよび2ーニトロフ

ルオレン濃度をそれぞれ1.0ng/Lおよび2.2ng/Lと

推定した。また， Huangand Batterman (2014) は

環境動態モデルを用いて， ミシガン湖水中の1ーニト

ロナフタレン， 2-ニトロフルオレン， 6-ニトロク

リセン濃度をそれぞれ11.7ng/L, 8.7 ng/L, および

0.11 ng/Lと推定した。今回推定した 1ーニトロナフ

タレン， 2-ニトロフルオレン， 1,5-ジニトロナフタ

レン，および6ーニトロクリセンのPNECはそれぞれ

5,600 ng/L, >46 ng/L, > 380 ng/L, >0.33 ng/Lであり，

これらのNPAHsの報告された環境水中濃度の少なく

とも 3倍以上であった。 2ーニトロフルオレン， 1,5-

ジニトロナフタレン，および6ーニトロクリセンにつ

いては何れの急性毒性試験においても，試験濃度の範

囲で50%以上の藻類生長阻害，甲殻類遊泳阻害あるい

は魚類死亡が認められず，急性毒性値を試験最高濃度

以上として算出しているため， PNECを低く推定して

いると考えられる。しかし，実測および推定された環

境水中濃度はこれらのPNECを下回っており，これら

のNPAHsは環境水中濃度では海産生物に影響を及ぽ

す可能性は低いと考えられる。 3ーニトロフルオラン

テン， 2,7-ジニトロフルオレン， 1,3-ジニトロピレン，

1,6ージニトロピレン，および1,8ージニトロピレンの環

境水中濃度は報告されておらず，これらの物質の海産

生物に及ぽす影響を評価することはできなかった。

2.4 まとめ

本章においては， NPAHsの沿岸海洋生態系への影

響評価に資することを目的として，各栄養段階の海産

生物，即ち，海産藻類スケレトネマ，甲殻類シオダマ

リミジンコ，および魚類マコガレイおよびマミチョグ

を用いて10種のNPAHsについての急性毒性試験を実

施した。

急性毒性試験の結果， 10種のNPAHsのうち，藻類

については3種甲殻類については5種魚類マミ

チョグついては3種マコガレイについては1ーニト

ロナフタレンのみ，それぞれ急性毒性値が得られた。

その他の被験物質を用いた試験では，設定可能な最高

濃度試験区においても，藻類の試験では生長速度の半

減まで至らず，また．その他の試験では半数以上の生

物に影響が認められなかった。 NPAHsの急性毒性値

とNPAHsと対応するPAHsの急性毒性値を比較した

結果，ニトロ基の導入による毒性の変化は試験生物に

よって異なり，一定の傾向は認められなかった。報告

されたNPAHsの水生生物に対する急性毒性値を考慮

しつつ，本研究で得られた急性毒性値を用いて各物質

のPNECを推定し，それらのリスク評価を行った。推

定したPNECと報告された環境水中濃度を比較した結

果， 1-ニトロピレンについてはPNECと報告された

環境水中濃度が近接しており，現在の環境水中濃度

においても海産生物に影響を及ぼす可能性が想定さ

れた。 1ーニトロナフタレン， 2-ニトロフルオレン，

1,5ージニトロナフタレン，および6ーニトロクリセン

のPENCが，報告された環境水中濃度より少なくとも

3倍以上高く，これらのNPAHsは現在の環境水中濃

度で海産生物に影響を及ぼす可能性は低いと考えられ

た。また，その他の5物質については環境水中濃度が

報告されておらず，これらの物質の海産生物に及ぽす

影響を評価することはできなかった。

本研究の対象物質であるNPAHsは強い変異原性や

発がん性を示す物質も多いため，海産生物に対する慢

性影響を見ることが重要である。魚類を用いた慢性毒

性試験では対照区の成長や生残などの指標を一定水準

以上に維持させるため，流水式で曝露する必要があ

る。この点については次章で検討する。

第3章 海産生物に対する慢性毒性

近年では公害が社会問題となっていた頃に比較し

て，高濃度の化学物質が河川等に流出し，魚など水生

生物の大量斃死等が起きることはほとんどなくなって

きている。そのため， 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着目

されるようになり，急性毒性試験のみならず海産生物

を用いだ慢性毒性試験の重要性が増してきている。第

2章で示したように， NPAHsの水中濃度は低く，急

性毒性試験結果から推定した各NPAHsのPNECと比

較すると， 1-ニトロピレンを除いてほとんどリスク

のないことが推測された。しかし，慢性毒性試験結果

との比較によるリスクが不明であり， 1-ニトロピレ
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ンを含むNPAHsの慢性毒性試験実施が必要である。

また，本研究の対象物質であるNPAHsは強い変異原

性や発がん性を示す物質も多いため，その毒性を考え

ると海産生物に対する慢性影響を見ることが必要であ

り，特に奇形発症などの観察が可能な初期生活段階毒

性試験の実施が必要である。

藻類については，微細藻類を用いた急性毒性試験に

おいて，試験期間中に微細藻類が世代交代を行ってお

り，急性毒性試験を行うことにより，急性および慢

性毒性値を算出することが可能である。淡水の藻類

ではウキクサを用いた慢性毒性試験が提案されてい

る (OECD,2006b)。甲殻類についてはOECDのテス

トガイドライン等において淡水産ミジンコの一種，オ

オミジンコ (Daphniamagna)を用いた繁殖阻害試験

法が確立されており (OECD,2008), 広く実施され

ている。海産甲殻類を用いだ慢性毒性試験としてはシ

オダマリミジンコを用いた繁殖阻害試験法が報告され

ている（高久， 2010) ものの，シオダマリミジンコを

用いだ慢性毒性試験の報告例は限られている (Marcial

et al., 2003 ; Lee et al., 2008)。

魚類でば慢性毒性試験が比較的早期に確立されてお

り，広く実施されている (OECD,2013)。魚類の慢

性毒性試験である全生活環毒性試験に用いられる試験

魚の代表として， コイ目の淡水魚fatheadminnowが

よく知られている。全生活環毒性試験は受精卵から成

魚にいたるまでの全生活環を通して試験を続けるもの

で，このfatheadminnowを試験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，慢性毒性試験の

実施には急性毒性試験に比較して時間がかかることか

ら，より簡便な手法が求められるようになり，特に感

受性が高いふ化から稚魚期を含む初期生活段階に限っ

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, 2013)に定められ，

本手法であれば2か月程度の試験により慢性影響を評

価することができる (Randet al., 1995) ようになっ

た。また，漁網防汚剤，船底塗料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

る影響の評価対象範囲も淡水域から沿岸域から海域

へと広がってきており，海域における汚染物質の慢

性影響評価の重要性も高まっている (Hutchinsonet 

al.,1994 ; Ward et al., 1981 ; OECD, 1998)。しかし，

日本産の海水魚についてはその仔稚魚期飼育の困難さ

から，慢性影響を評価するためのより簡便な試験法で

ある初期生活段階毒性試験にさえ供する試験魚は見当

たらない。そのため，海産魚では北米原産のマミチョ

グを用いた初期生活段階毒性試験が提案されている

（角埜， 2010)。

魚類を用いた慢性毒性試験では対照区の成長や生残

などの指標を一定水準以上に維持させるため，流水式

で曝露する必要がある。しかし，その強い変異原性や

発ガン性のため，試験者に対する影響が懸念され，流

水式による長期暴露試験の実施には大きな困難と危

険性が伴う。そこでその代替法としてコレステロー

ルペレット移植試験を実施することとした。この試験

法は魚にホルモンを投与する手法として開発された方

法で，コレステロールペレット移植法を用いると，一

度の移植により魚にホルモンを数週間投与することが

可能である (Crimet al., 1988)。ここでは，産卵前の

マミチョグメスに被検物質を含んだコレステロールペ

レットを移植し，被検物質の卵への移行を評価すると

ともに，結果として生じる受精卵への毒性影響を検討

することとした。また，このコレステロールペレット

移植法によって実施した試験結果に基づき，後述する

ようにNPAHsの慢性毒性値を推定することとした。

本章では助剤を用いない急性毒性試験で魚に唯一毒

性影響が認められた1ーニトロナフタレンおよび，藻

類甲殻類および魚類の急性毒性試験で最も毒性の強

かった 1ーニトロピレンを被験物質とし，被検物質を

含んだコレステロールペレットを産卵前のマミチョグ

メスの筋肉中に打ち込み，被検物質の受精卵への移

行試験を実施した。また，コレステロールペレットに

よる被検物質投与後の，受精卵胚正常発生率への影響

を検討するとともに，被験物質の移行した受精卵を

4週間飼育して成長および生残に及ぽす影響を検討

し，被検物質の卵中実測濃度を基にした最低影響濃度

(LOEC)および最大無影響濃度 (NOEC) を明らか

にした。さらに，得られた毒性値（体内濃度）を，報

告されている生物濃縮係数で除して求めた水中濃度を

慢性毒性値とし，報告されている環境水中濃度と比較

することにより，対象物質のリスク評価を行った。

3.1 試料と方法

3.1.1 化学物質，試験原液およびコレステロールペ

レット

1ーニトロナフタレン， 1-ニトロピレン，コレス

テロール．およびココアバターはそれぞれSigma-

Aldrich (St. Louis, 米国）．東京化成工業（東京）．和

光純薬工業（大阪），大東カカオ（東京）から購入した。

その他の試薬は環境分析用試薬を和光純薬工業（大

阪）から購入した。

コレステロールペレットを調製するため,40度以上
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a
 

b
 

c
 

d
 

Fig. 1. Typical examples of normal (a) and abnormal 

(b: wide perivitelline space; c: embryonic disc is not 

round; d: cells are heterogeneous in the embryonic 

disc) blastula-stage embryos of the mummichog, 

Fundulus heteroclitus. Bars, 0.2mm 

に暖めて液化したココアバタ ーに1ーニトロナフタレ

ンまたは1ーニトロビレンを溶解した。1ーニトロナフ

タレンおよびlーニトロビレンはそれぞれ100および5

g/Lを超えてココアバターに溶かすのは困難であった

ため．これらの濃度の溶液を高移植区用． これらの濃

度の10分の1の濃度の溶液を低移植区用とした。すな

わち. 10または100g/Lの1ーニトロナフタレンココア

バター溶液，および0.5または5g/Lの1ーニトロビレ

ンココアバター溶液を調製した。1グラムのコレステ

ロールと200mgの上記溶液または液化ココアバター

のみ （対照区用）をそれぞれ混ぜ合わせた。得られた

混合物をそれぞれ平均重量1.8mgのペレットとして成

形した。高移植区および低移植区それぞれのペレ ッ

ト1個あたりの初期含有量は1ーニトロナフタレンが

平均30または300μg,または 1ーニ トロビレ ンが平均

1.5または15μgであった。これらのペレットは後述の

NPAHs移行試験および再生産試験に用いた。

3.1.2 試験生物

瀬戸内海区水産研究所で継代飼育しているマミ

チョグを用いた。継代飼育条件は前述の急性毒性試

験と同様であった。試験には2歳までの成魚を用い，

NPAHs移行試験では，体重17士0.30g (平均土標準誤

差）および再生産毒性試験では．体重22土0.89gの成

魚をそれぞれ用いた。

3.1.3 受精卵へのNPAHs移行試験

60 Lガラス水槽に40Lの水位になるよう活性炭ろ過

海水による流水式試験を実施し， 1日あたり20回以

上海水が交換するよう流量を設定した。14日間の試

験期間中の水質条件は温度； 20士0.59℃，溶存酸素 ；

7.1士0.20mg/L, 飽和酸素度； >90%, pH; 7.7土0.08

であった。マミチョグメスの背中側にPIT(passive 

integrated transponder) タグ用のインジェクター

(MK-7, Biomark, Boise, 米国）を用いてコレステロー

ルペレット各1個を移植した。それぞれのペレット1

個あたりの初期含有量は1ーニトロナフタレンが平均

300μg, または 1ーニトロピレンが平均15μgであっ

た。NPAHsを加えなかったペレ ットは対照として用

いた。それぞれの実験区に20尾ずつ収容し，毎日 1回

配合飼料 （おとひめC2,丸紅日清飼料，東京）を給

餌した。曝露区では，試験開始 1, 2, 4, 7, 10, 

および14日目に対照区では0, 1, 4, 7, および

14B目にそれぞれ3尾ずつ採取した。ペレット移植部

とその周辺の筋肉を取り除いた後，卵巣とその他の魚

体に分け，それぞれホモジナイズした後，NPAHs分

析まで―20℃で冷凍保存した。

3.1.4 NPAHsを移植したマミチョグメスを用いた再

生産毒性試験

60 Lガラス水槽に40Lの水位になるよう活性炭ろ過

海水による流水式試験を実施し，1日あたり20回以上

海水が交換するよう流量を設定した。メスの腹部を押

して産卵しているかどうか確認し，産卵しているマミ

チョグメス個体に下記のコレステロールペレットを 1

回のみ移植し，メス10尾とオス 5尾をそれぞれペアリ

ングした。4週の試験期間中は毎日 1回配合飼料（お

とひめC2)を給餌した。

予備的にマミチョグメスにコレステロールペレット

を移植して飼育した結果一度に打ち込めるペレット

の数は4個が限界であった。また，被検物質の卵中濃

度は10倍程度変動するため，投与量を10倍以上変化さ

せないと，低移植区の卵中濃度が高移植区を超えて

しまう可能性が想定された。そのため， 1-ニトロナ

フタレン移植試験では，排卵するメス 1尾にそれぞれ

300μg含有したペレ ットを4個ずつ（高移植区）， 30

μg含有したペレットを2個ずつ（低移植区），または

NPAHsを加えていないペレットを4個ずつ（対照区）

移植した。すなわち，移植した 1ーニトロナフタレン

の総量は高移植区で1尾あたり1200μg,低移植区で
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1尾あたり60μgであった。 1ーニトロピレン移植試験

では，排卵するメス 1尾にそれぞれ15μg含有したペ

レットを4個ずつ（高移植区）， 1.5μg含有したペレッ

トを2個ずつ（低移植区），またはNPAHsを加えてい

ないペレットを 4個ずつ（対照区）移植した。すな

わち，移植した1ーニトロピレンの総量は高移植区で

1尾あたり60μg,低移植区で1尾あたり 3μgであっ

た。コレステロールペレットの移植にはPITタグ用の

インジェクター (MK-7, Biomark)を用いた。

各水槽でペアリング1日後に産卵された卵を除き，

ペレット打ち込み後 1, 2, 3, および4週の卵を

集めた。一部の卵（約 5g) はホモジナイズした後，

NPAHs分析までー20℃で冷凍保存した。胚からふ化

仔魚における成長への影響を調べるため，実体顕微鏡

下で胞胚期後期から原腸胚期前期の胚を観察および選

別した。胚の発生がどの段階にあるかは， Armstrong

and Child (1965)が報告した基準に沿って決定した。

「正常」卵は正常に成長が進んでいる胚として定義し，

囲卵腔や胚盤の像から正常かどうか判断した。典型的

な正常および異常な胚をFig.1に示した。胚正常発生

率は（正常な卵の数）／（観察した卵の数） X lQQで算出

した。コレステロールペレット移植 1週後のNPAHs

の卵中濃度はその後の濃度より比較的高<,NPAHs 

による影響を強く受けることが考えられたため， 1-

ニトロナフタレンおよびlーニトロピレン移植試験1

週目に得られた卵のうち，正常と見られた胚はピペッ

トを用いて注意深く集めた。これらは4つのサブグ

ループにランダムに分け (1-ニトロナフタレン高移

植区の場合を除く），それぞれのサブグループはナイ

ロンネット (160x 230 mm ; 編み目サイズ 100μm)

とフロートで作製し， 60L水槽の海水表面およそ80

mmに調整したチャンバー内に収容し，その後の発生

を観察した。

1ーニトロナフタレン高移植区の場合は5個の胚の

み使用可能であったため，サブグループに分けなかっ

た。この試験に使用した胚の数はTable9に示した。

ふ化後ふ化仔魚にアルテミアの幼生（ミヤコ化学，

東京）を2日に1回飽食量給餌した。ふ化および斃死

は毎日モニターし，試験終了時に魚体重および体長を

測定した。 4週間の試験期間の水質条件は温度； 23士

0.12℃，溶存酸素； 6.8土0.24mg/L, 飽和酸素度；＞

90%, pH; 7.8士0.018であった。

3.1.5 被検物質分析

魚体中NPAHs濃度の測定は前述のNCIを用いた測

定法 (Albinetet al., 2006 ; Kawanaka et al., 2007) 

を魚体用に改変して測定した。湿重量1gの魚体，卵

巣，および卵のサンプルにサロゲート溶液50μLを加

えた。それぞれのサンプルをアセトン10mLおよびア

セトンヘキサン混合液 (1: 1, v/v) 10 mLを加え

て超音波抽出し， 400Xgで5分間遠心分離し，抽出

液を分離した。この抽出液に蒸留水20mLを加えて水

洗した後， 4QQXgで5分間遠心分離し，水層を分離

した。この水層をヘキサン 5mLで再抽出して400xg

で5分間遠心分離し，水層を分離して抽出液を得た。

この抽出液を硫酸ナトリウムで脱水，濃縮した後， 10

kPa, 60℃で1時間活性化し，ヘキサンlOmLで洗浄

したシリカカラム (SupelcleanLC-Si, Sigma-Aldrich, 

St. Louis, 米国）に添加した。このカラムをヘキサ

ン18.5mLで洗浄後 2 % (v/v) ジエチルエーテル

ヘキサンlOmLでNPAHsを溶出した。抽出液に内部

標準溶液50μLを添加した後，抽出液を0.1または1.0

mLに濃縮した。 GC-MSを用いた測定は急性毒性試験

と同様の方法で実施した。 1ーニトロナフタレンおよ

び1ーニトロピレンの定量下限値はそれぞれ0.05およ

び0.02ng/ g wet wt. であった。サロゲート溶液とし

て， 1-ニトロナフタレンーんおよび1ーニトロピレン

-dgの1mg/Lアセトン溶液を，内部標準物質溶液と

して， 3-ニトロフルオランテン-dgの1mg/Lヘキサ

ン溶液をそれぞれ用いた。 1ーニトロナフタレン-d1お

よび1ーニトロピレン-dgのサロゲート回収率はそれぞ

れ83土3.7および72土3.3%であった。

3.1.6 統計解析

再生産毒性試験における移植区の受精卵の胚正常発

生率，胚のふ化率およびふ化日数，ふ化仔魚の生残

率および成長と対照区のそれらとの有意差検定には，

データの分散が等分散でないため， Steel'sの多重比較

(p<0.05)を用いた。 NOECは各指標が対照区の値と

統計的に有意差を示さない最も高い濃度， LOECは各

指標が対照区の値と統計的に有意差を示す最も低い濃

度とした。多重比較の統計解析にはMicrosoftExcel 

のアドインソフト，エクセル統計（社会情報サービ

ス，東京）を用いた。

3.2結果

3.2.1 NPAHs移行試験

1ーニトロナフタレンコレステロールペレット移植

区（以降， 1-ニトロナフタレン移植区）における，

1ーニトロナフタレン300μgを含むコレステロールペ
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ロピレン15μgを含んだコレステロールペレット移植

後の卵巣中 1ーニトロピレン濃度は移植 1日目0.28

士0.029ng/ g wet wt. から4日目2.28士0.64ng/ g wet 

wtまで上昇して最も高くなり，移植14日後には0.89

士0.13ng/ g wet wt. まで減少した (Fig.2 b)。1ーニ

トロピレン移植区における，魚体中 1ーニトロピレン

濃度は移植1日目7.71土1.07ng/ g wet wt. から2日目

7.76士2.90ng/ g wet wtまで上昇して最も高くなり，

移植14日後には2.26士1.40ng/ g wet wtまで減少した

(Fig. 2 b)。対照区では，全期間を通じて卵巣および

魚体中 1ーニトロビレン濃度は0.12士0.029ng/ g wet 

wt. および0.11士0.021ng/ g wet wt. で大きく変動せず，

その濃度比は0.98士0.088であった。 1ーニトロピレン

コレステロールペレット移植区の濃度比は， 1, 2, 

4, 7, 10, および14日目にそれぞれ0.039士0.0092,

0.11土0.032,0.64士0.19,0.62土0.40,0.52士0.20,およ

び0.90士0.45で経日的上昇が認められ，移植後148後

には移植区の濃度比が対照区のそれと同等となった。

0.1 t 
●

T6l 
i
-
A
I
 

H
_
覺
―
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I 
3.2.2 再生産毒性試験

2
 
4 7 10 

Experimental period (day) 

14 

Fig. 2. Concentrations of 1-nitronaphthalene (a) 

and 1-nitropyrene (b) in the ovary and the rest of 

the body in the mummichog, Fundulus heteroclitus, 

after cholesterol pellet implantation. Averages and 

standard errors are presented (n = 3). Absence of 
error bars means that the error bars are smaller 

than the symbol. 

レット移植後の卵巣および魚体中の1ーニトロナフタ

レン濃度は 1日目に卵巣中濃度319士72.4ng/ g wet 

wt. および魚体中濃度606士20.3ng/ g wet wt. と最も

高くなり，移植14日後には卵巣中濃度89.5土21.8ng/ 

g wet wt. および魚体中濃度37.1士3.37ng/ g wet wtま

で減少した (Fig.2 a)。対照区では全期間を通じ

て卵巣および魚体中 1ーニトロナフタレン濃度は1.8土

0.083 ng/ g wet wt. および0.79士0.058ng/ g wet wt. で

大きく変動せず，その濃度比は2.51士0.24であった。

lーニトロナフタレン移植区の濃度比は， 1, 2, 4, 

7, 10, および14日目にそれぞれ0.53士0.12,0.36土

0.14, 1.31土0.18,1.11土0.10,2.80土1.01, および2.37

士0.45で経日的上昇が認められ，移植後10日後移植区

の濃度比が対照区のそれと同等となった。

1ーニトロピレンコレステロールペレット移植区

（以降 1ーニトロピレン移植区）における， 1-ニト

1ーニトロナフタレン低移植区においては，移植

後lおよび2週目の1ーニトロナフタレンの卵中濃度

(447および666ng/ g wet wt.)が3および4週§(158

および102ng/ g wet wt.)よりも高かった (Table7)。

対照区の胚正常発生率が15.0士6.7%と低く， 1-ニト

ロナフタレンの正常率に及ぼす影響を十分に検討でき

なかった (Table8)。ペレット移植により 1ーニトロ

ナフタレンが移行したマミチョグ胚の試験では，低移

植区のふ化率 (33土2.7%)が対照区 (67士4.7%)に

比べて有意に低かった。ふ化日数ふ化後4週目の生

残体重および体長は低移植区と対照区の間に有意な

差は認められなかった (Table9)。

1ーニトロナフタレン高移植区においては，移植後

1週目の 1ーニトロナフタレンの卵中濃度 (273,000

ng/ g wet wt.)が2, 3および4週目 (567,343, お

よび202ng/ g wet wt.)よりも高かった (Table7)。

高移植区の胚正常発生率 (4.2士3.2%)は，移植後1

週目に対照区 (67士4.7%) と比べて低くなり，移植

後1週目に得られた正常胚は観察した510個中わずか

5個であった (Table8)。ペレット移植により 1ーニ

トロナフタレンが移行したマミチョグ胚の試験では，

高移植区のふ化率 (40%)が対照区 (67土4.7%)に

比べて低かった。しかし，高移植区の卵数が5個であ

り，ふ化率などで十分なデータが得られなかったた

め，統計解析は行わなかった。 1ーニトロナフタレン

の移植試験において最も感受性の高かった指標はふ化
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率であり．この指標をもとに卵中実測濃度 (447ng/ 

g wet wt)からLOECを算出すると447ng/g wet wt 

であった。

1ーニトロピレン低移植区においては．移植後1お

よび2週Hの1ーニトロピレンの卵中濃度 (344および

281 ng/ g wet wt.)が3および4週目 (98.1および199

ng/ g wet wt.) よりも高かった (Table7)。低移植区

の胚正常発生率 (22.1士4.2%) は1-ニトロピレンコ

レステロールペレット移植後2から 4週目まで対照

区 (41.4土9.5%) と比べて低くなったものの．有意な

差は認められなかった (Table8)。ペレット移植によ

り1ーニトロピレンが移行したマミチョグ胚の試験で

は，低移植区ふ化率 (52士11%)は対照区 (77士4.4%)

と比較して減少したものの，有意な差は認められな

かった (Table9)。また，ふ化日数生残成長の指

標である体重および体長は低移植区と対照区の間に有

意な差は認められなかった (Table9)。骨格異常個体

は低移植区で2個体認められた。

1ーニトロピレン高移植区においては，移植後 1お

よび3週目の 1ーニトロピレンの卵中濃度 (958および

Table 7. Total amounts of implanted 1-nitronaphthalene or 1-nitropyrene; concentrations and total amounts 

of test chemicals in eggs; 1 to 4 weeks after maternal implantation of cholesterol pellets containing the test 

chemicals 

Total amount of test 

chemical implanted in 

each aquarium (μg) 

Cone. of test chemical in eggs (ng/ g wet wt.) 

1-nitronaphthalene test 

Control group a 

Low-exposure group b 

High-exposure group 0 

1-nitropyrene test 

Control group a 

Low-exposure group d 

High-exposure group e 

600 

12,000 

30 

600 

1 week 

103 

447 

273,000 

O.G3 

344 

958 

2 weeks 3 weeks 

39.6 7.3 

666 158 

567 343 

0.04 0.03 

281 98.1 

62.4 1,810 

a Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet without addition of the nitro-P AHs. 
b Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 60μg 1-nitronaphthalene. 
'Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 1200μg 1-nitronaphthalene. 
d Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 3μg of 1-nitropyrene. 
• Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 60μg 1-nitropyrene 

4 weeks 

8.2 

102 

202 

0.02 

199 

34.0 

Table 8. Effects of 1-nitronaphthalene or 1-nitropyrene on the normality of embryos and numbers of normal 

embryos obtained from ovulated mummichog, Fundulus heteroclitus, implanted with a cholesterol pellet with 

the test chemicals. Numbers of eggs observed are given in parentheses. 

Numbers of normal embryos Normality (%) 

1 week 2 weeks 3 weeks 4 weeks 1 week 2 weeks 3 weeks 

1-nitronaphthalene test 

Control group b 188(558) 25(160) 8(155) 6(107) 33.7 15.6 

Low-exposure group C 96(1338) 10(204) 2(124) 6(202) 7.2 4.9 

High-exposure group d 5(510) 42(296) 1(135) 5(164) 1.0 14.2 

1-nitropyrene test 

Control group b g 47(122) 46(173) 101 (171) g 
38.5 

Low-exposure group e g 14(60) 21(143) 50(173) g 23.3 

High-exposure group f g 27(137) 29(127) 37(211) g 19.9 

• Data are expressed as means士 standarderror. 
b Eggs obtained from 10 ovulated fish. each implanted with a pellet with no added chemicals. 
c Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 60μg 1-nitronaphthalene. 
dEggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 1200μg 1-nitronaphthalene. 
e Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 3μg 1-nitropyrene. 
Eggs obtained from 10 ovulated fish. each implanted with a pellet with 60μg 1-nitropyrene. 

• The number of eggs was not counted. 
b Significantly different from the control value (P < 0.05). 

5.2 

1.6 

0.7 

26.7 

14.7 

22.8 

4 weeks Average a 

5.6 15.0土6.7

3.0 4.2土1.2

3.0 4.2士3.2

59.1 41.4士9.5

28.9 22.1土4.2

17.5 20.0土1.4h
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1,810 ng/ g wet wt.)が2および4週目 (62.4および

34.0 ng/ g wet wt.) よりも高かった (Table7)。1-

ニトロピレン移植後2から4週間，産卵した卵の胚正

常発生率をモニターした結果，移植した1ーニトロピ

レンの濃度依存的に胚正常発生率が減少し，高移植区

の胚正常発生率 (20.0土1.4%)は対照区 (41.4士9.5%)

よりも有意に低かった (Table8)。ペレット移植によ

り1ーニトロピレンが移行したマミチョグ胚の試験で

は，ふ化率の減少が認められ，高移植区のふ化率 (52

士3.7%)が対照区 (77士4.4%)に比べて有意に低かっ

た。しかし，ふ化日数，生残成長の指標である体重

および体長は高移植区と対照区の間に有意な差は認め

られなかった (Table9)。 1ーニトロピレンの影響試

験において最も感受性の高かったふ化率を指標にし，

卵中実測濃度からLOECおよびNOECを算出するとそ

れぞれ卵中濃度で958および344ng/ g wet wt. であっ

た。

3.3考察

本研究ではNPAHs含有コレステロールペレット移

植後の魚体および卵巣へのNPAHsの移行を明らかに

した。移植区卵中 1ーニトロナフタレンあるいは 1

ーニトロピレン濃度は．対照区よりも全ての実験期

間において高かった (Table7)。そのため．今回検

討したコレステロールペレット移植法は抱卵魚中の

卵にNPAHsを移行させる方法として有効であった。

NPAHs含有コレステロールペレットの移植試験にお

いて，移植 1週後のNPAHs卵中濃度が最高値であっ

た (Table7)。そのため，コレステロールペレット移

植1週後の胚をその後の試験に用いた。

ナノインジェクション法は魚卵巣中における化学物

質の影響を評価する有効な方法として提案されてい

る (Walkeret al., 1996)が，この方法は魚体から卵

への化学物質の移行を考慮していない。また，魚類多

世代試験では，魚卵巣中における化学物質の影響を含

めて化学物質の影聾を評価できるが，数ヶ月以上化学

物質を曝露し続けることが必要である。本研究で検討

したコレステロールペレット移植法では，被検物質の

物性により移行期間が異なると考えられるが，移植

後1週間程度で被検物質が移行した卵を得ることがで

き，その後の試験期間はOECDの初期生活段階毒性試

験 (OECD, 2013) に準じると最長でふ化後60日が試

験期間であるため， 3ヶ月程度の試験期間で一連の試

験を行うことができる。また，被検物質が移行した受

精卵を用いた試験については被検物質の曝露の必要が

ないため，普通に流水式で飼育すればよく，曝露試験

の手間が大幅に軽減される。そのため，本手法を用い

ることにより， NPAHsだけでなくその他の化学物質

についても，メス卵巣に移行した化学物質の胚に及ぼ

す影響を，より簡便な化学物質移植法で見ることが可

能になると考えられる。

本研究では両対照区において，卵中からNPAHsが

検出された (Table7)。 1ーニトロナフタレンおよび

Table 9. Effects of 1-nitronaphthalene or 1-nitropyrene on hatchability, days to hatch, survival, and growth of 

embryos obtained from ovulated mummichog, Fundulus heteroclitus, implanted with a cholesterol pellet with 

the test chemicals a 

Cone. of test Growth at 4 weeks 
Total no. of chemical in Survival at Hatchability Days to 
embryos used embryos （％） hatch 4 weeks (%) Body weight Total length 

(mg) (mm) (μg/g wet wt.) 

1-nitronaphthalene test 

Control group 
b 

60 0.103 67土4.7 11.3土0.325 89土5.2

Low-dose group 
C 

60 0.447 33 土 2.7• 12.2士0.668 83土12

High-dose group d 5 273 40 h 10.5 h lQQh 

1-nitropyrene test 

Control group 
b 

52 0.00005 77土4.4 11.8土0.287 88土5.7

Low-dose group 
e 

52 0.344 52土11 11.9士0.234 93土4.8

High-dose group 
l 

52 0.958 52士3.7g 11.4土0.142 97士3.1

a Data are expressed as means土 standarderror. 
b Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with no added chemicals. 
'Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 60μg 1-nitronaphthalene. 
d Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 1200μg 1-nitronaphthalene. 
• Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 3μg 1-nitropyrene. 
Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 60μg 1-nitropyrene. 

• Significantly different from the control value (P< 0.05). 
h Data insufficient for use in the statistical analysis. 

30.1土0.619 14.8土0.239

40.7土4.90 14.7土0.656

59.3士11.3h 17.5士l_Qlh 

39.6土2.44 13.9士0.257

41.2土3.64 14.6土0.279

42.6士4.04 14.3士0.448
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1ーニトロピレンの大阪湾二枚貝中濃度はそれぞれ438

-5,222およびく2.5-305pg/g dryと報告されており

(Uno et al., 2011), 本研究の対照区における濃度と同

程度であった。そのため低濃度ではあるが，配合飼料

あるいは飼育水中に含まれるNPAHsの生物濃縮が影

響している可能性が推測される。

ペレット移植1週後の1ーニトロナフタレン高移植

区では，観察した510個の受精卵の中で正常胚はわず

か5個しか得られず，高移植区における胚正常発生率

は移植 1週後の対照区よりも低かった (Table8) た

め，魚卵巣中の高濃度1ーニトロナフタレンは卵の成

熟に影響を及ほすことが示唆された。 4週間の再生産

毒性試験では，胚正常発生率が1ーニトロピレン高移

植区において有意に減少したが， 1-ニトロナフタレ

ン高移植区では有意に減少しなかった (Table8)。ペ

レット移植4週間の平均卵中濃度をモル濃度に換算

して比較すると 1ーニトロナフタレン低移植区および

高移植区ではそれぞれ1.98および396nmol/ g wet wt., 

1ーニトロピレン低移植区および高移植区ではそれぞ

れ0.932および2.90nmol/ g wet wt. であった。 1ーニト

ロナフタレン高移植区の平均卵中濃度が，対照区と比

べて有意差が認められた1ーニトロピレン高移植区の

平均卵中濃度より高いにもかかわらず， 1-ニトロナ

フタレン暴露で強い影響が認められなかったため，卵

発生に対する毒性は1ーニトロピレンの方が強いもの

と推測される。

1ーニトロナフタレン試験における対照区の胚正常

発生率は1ーニトロピレン試験における対照区よりも

低かった (Table8)。この結果は 1ーニトロナフタレ

ン試験の試験時期がマミチョグの適切な再生産の時期

から外れていたことを示唆している。日本に移入し

たマミチョグの性成熟は，水温などの諸条件により

変化はあるものの， 3月から8月末と報告されている

(Shimizu, 1997)。 1ーニトロピレンおよび1ーニトロ

ナフタレン試験はそれぞれ6月および8月に実施し，

両試験の水温などの水質は同じになるようにコント

ロールしたが， 8月は受精卵を得られたものの，正常

な発達をする受精卵の割合が低かったと推測される。

ふ化率は今回検討した被検物質に共通して最も感

受性の高い指標であった (Table9)。 1ーニトロナフ

タレン高移植区における 4週後の成長（体重および全

長）が対照区よりも大きかったが，これはおそらく高

濃度区で用いた胚の数が少なく，この区の収容密度が

対照区よりも低かったことを反映していると考えら

れる。 1ーニトロピレン高移植区においてペレットか

ら移行した 1ーニトロピレンにより，魚胚正常発生率

およびふ化率が有意に低下することを明らかにした

(Table 8, 9)。そのため，化学物質が卵巣を経由し

胚へ移行することは，魚の再生産への毒性影響を調べ

る際に重要な要素であると考えられる。

Michigan湖で採取した淡水魚Laketrout (Salvelinus 

namaycush)の卵巣中における11種NPAHs(1ーニト

ロナフタレン， 2-ニトロナフタレン， 2-ニトロビ

フェニル， 3-ニトロビフェニル， 4-ニトロビフェニ

ル， 5-ニトロアセナフテン， 2-ニトロフルオレン，

9ーニトロアントラセン， 9-ニトロフェナントレン，

1ーニトロピレン， 6-ニトロクリセン）の合計濃度

は0.81-130pg/g wet wt. であり，魚体中における 9種

NPAHs (1ーニトロナフタレン， 2-ニトロナフタレ

ン， 2-ニトロビフェニル， 3-ニトロビフェニル， 5 

ーニトロアセナフテン， 2-ニトロフルオレン， 9-ニ

トロアントラセン， 9-ニトロフェナントレン， 1-ニ

トロピレン， 6-ニトロクリセン）の合計濃度0.2-31

pg/g wet wt. (4ーニトロビフェニルおよび9ーニトロ

フェナントレンは魚体中における検出率が30%未満の

ため合計値に含まれていない）より有意に高く，魚体

Table 10. Effects of 1-nitronaphthalene or 1-nitropyrene on hatchability, days to hatch, survival, and growth of 

embryos obtained from ovulated mummichog, Fundulus heteroclitus, implanted with a cholesterol pellet with 

the test chemicals a 

Toxicity values based on Ratio of Toxicity values based on 
concentration in eggs (ng/g wet) concentration Reported BCF concentration in water (μg/L) b PEC 

in ovary to that 
4 -week LOEC 4 -week NOEC in fish body• 

(L/kg) 
4-week LOEC 4 -week NOEC 

(ng/L) 

1-nitronaphthalene 447 2.51 93.3 1.9 3.7 

1-nitropyrene 958 344 0.98 111 C 8.8 3.2 1.0 

LOEC, lowest-observed-effect concentration; NOEC, no-observed-effect concentration; BCF, bioconcentration factor; PECs are the 
highest reported concentrations including estimated concentration.in river water and sea water. 
• The ratio of concentration in the ovary to that in the fish body in the control group in Nitro-P AH transfer tests. 
b The toxicity values are estimated from toxicity values based on concentration in eggs, dividing by the ratio of concentration in the 
ovary to that in the fish body and reported bioconcentration factor. 
c Average reported bioconcentration factor. 
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中および卵巣中のNPAHsプロファイルは類似してい

た (Huang,2014)。上記と同じ試料中の9種PAHs,

5種ステラン．および2種ホパンを測定した結果， 9 

種PAHsの卵巣中における合計濃度は魚体中よりも有

意に低<. 5種ステランの合計濃度および2種ホパン

の合計濃度については卵巣中および魚体中濃度は同

程度の濃度であった (Huang,2014)。NPAHs移行試

験における対照区の全期間を通じた卵巣および魚体中

1ーニトロナフタレンおよび1ーニトロピレンの濃度比

は2.51士0.24および0.98士0.05であった (Fig.2 a, b)。

これらのことからNPAHsは種類によって卵巣中濃度

が魚体中濃度よりも数倍程度高くなると考えられ，物

質の種類により卵巣中濃度と魚体中濃度の比は異なる

可能性が考えられた。そのため， 自然環境中の濃度比

と近似している可能性のあるNPAHs移行試験対照区

の1ーニトロナフタレンおよび1ーニトロピレンの卵巣

および魚体中の濃度比と．それぞれの物質の生物濃縮

係数 (BCF) を用いて卵中濃度を基にした毒性値か

ら水中濃度を基にした毒性値を推測した。

LogK。Wから推測された 1ーニトロナフタレンの生

物濃縮係数 (BCF) は93.3(BCFの対数値： 1.97) と

報告されている (Yaffeet al., 2001)。卵中濃度を

基にした 1ーニトロナフタレンのLOEC(0.447μg/ 

g wet wt.) を， NPAHs移行試験における対照区の

卵巣および魚体中 1ーニトロナフタレンの平均濃度比

2.51 (Fig. 2 a)で除して魚体内濃度を推定し．さら

にこの推定値を．報告された生物濃縮係数 (93.3L/ 

kg)で除すと水中濃度のLOECが1.9μg/Lと推測でき

る (Table10)。 1ーニトロナフタレンの最高検出濃

度は日本の河川における3.7ng/L (Murahashi et al., 

2001)であり，また，環境動態モデルを用いて推測

されたカリフォルニア地域の水中 (Yaffeet al .. 2001) 

およびミシガン湖水中 (Huangand Batterman, 

2014)の1-ニトロナフタレン濃度はそれぞれLOおよ

び11.7ng/Lであった。これらの濃度は推測した毒性

値より 2桁以上低かった (Table10)。 1ーニトロナ

フタレンのNOECが上記水中LOEC推定値1.9μg/Lの

1 /1000であることは考えにくく．むしろ1.9μg/Lに

近い値であることが考えられることから． 日本の河

川水中 1ーニトロナフタレンのリスクは低いものと考

えられる。また， ミシガン湖で採取されたLaketrout 

(Salvelinus namaycush) の卵巣中 lーニトロナフタ

レン濃度は0.03-2.19pg/g wet wt. (Huang, 2014)で

あり．卵中濃度を基にした 1ーニトロナフタレンの

LOEC (0.447μg/g wet wt.) より 5桁以上低い濃度

であり．この比較からも魚類再生産に及ぽすlーニト

ロナフタレンのリスクは低いものと考えられる。

NPAHsの魚類における餌および水からの生物濃縮

に関する報告では， 1-ニトロピレンの生物濃縮係数

(BCF)は71-151L/kgの範囲 (Bacolodet al., 2013a) 

であり， biomagnificationfactor (BMF) は0.008

(Bacolod et al., 2013b)であった。 1ーニトロピレン

の卵中濃度を基にしたNOECおよびLOEC(NOEC, 

0.344μg/ g wet wt.; LOEC, 0.958μg/ g wet wt.)を，

NPAHs移行試験における対照区の全期間を通じた卵

巣および魚体中 1ーニトロピレンの濃度比の平均値

0.98 (Fig. 2 b)で除し，さらに上記 (Bacolodet al., 

2013a)の生物濃縮係数の平均値 (111L/kg)で除す

と，水中濃度を基にしたNOECおよびLOECがそれぞ

れ3.2および8.8μg/Lと推測できる (Table10)。この

推測したNOECおよびLOECは報告された水中にお

ける最高濃度 1ng/L (Ohe and Nukaya, 1996) や

環境動態モデルを用いて推測されたカリフォルニ

ア地域の水中 (2.9ng/L, Yaffe et al., 2001)および

ミシガン湖水中の 1ーニトロピレン濃度 (0.17ng/L, 

Huang and Batterman, 2014)より千倍以上高かった

(Table 10)。卵内濃度から水中濃度であるNOECある

いはLOECを推定していることから，不確実性の高い

可能性がある。これを考慮して上記で推定したNOEC

あるいはLOECを安全係数10あるいは100で除したと

しても依然として水中濃度の報告値は， これらの推

定値を下同っている。また， ミシガン湖で採取された

Lake trout (Salvelinus namaycush)の卵巣中 1ーニト

ロピレン濃度はく0.002-87.61pg/g wet wt. (Huang, 

2014)であり，卵中濃度を基にした 1ーニトロピレン

のNOECおよびLOEC(NOEC, 0.344μg/g wet wt.; 

LOEC, 0.958μg/g wet wt.)より 3桁以上低い濃度で

あった。以上のことから，現在のところ， 1-ニトロ

ナフタレンおよび1ーニトロピレンの環境中濃度にお

ける魚類再生産に及ぼす影響はほとんどないと考えら

れた。

3.4 まとめ

本章においては， NPAHsの沿岸海洋生態系への影

響評価に資することを目的として， 1-ニトロナフタ

レンおよび1ーニトロピレンを被験物質とし，被検物

質を含んだコレステロールペレットを排卵前のマミ

チョグメスに移植し，被検物質の受精卵への移行試験

を実施した。さらに，コレステロールペレットを介し

た被検物質移植後における受精卵の胚正常発生率への

影響を調べるとともに，被験物質の移行した正常な受

精卵を4週間飼育し，移行した被験物質の成長および

生残に及ぽす影響を検討した。
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コレステロールペレット移植によるNPAHsの移行

試験の結果抱卵魚中の卵に化学物質を移行させる手

法として， コレステロールペレット移植法の有効性を

確認した。また，この手法を用いて魚類再生産に及ぽ

す影響を検討した結果，ふ化率は今回検討した被検物

質に共通して最も感受性の高い指標であり，この指標

から卵中実測濃度を基にした毒性値を明らかにした。

これらの毒性値をNPAHs移行試験における対照区の

卵巣および魚体中濃度の比と，報告されたBCFを用

いて，水中濃度を基にした毒性値に変換し，報告され

た環境水中濃度と比較した結果環境水中濃度は推測

した毒性値より 3桁程度低く，不確実性を考慮しても

現在の環境中濃度レベルの1ーニトロナフタレンおよ

び1ーニトロピレンが魚類再生産に及ぽす影響はほと

んど無いと考えられた。

環境中に放出された化学物質は環境中の物理的およ

び化学的な作用に曝されており，本研究の被検物質

であるNPAHsも環境中において同様の作用を受けて

いる。 NPAHsと分子構造の近いピレン等のPAHsは

紫外線照射により，海産生物に対する毒性が強まり，

これらの光毒性は活性酸素種 (ROS)が主な原因と

考えられている (Fuet al., 2012)。4ーニトロピレン

など一部のNPAHsは紫外線照射によりROSを発生す

る (Xiaet al., 2013)ため，太陽光はNPAHsの環境

影響に大きな影響を及ぽす可能性がある。そのため，

NPAHsの海産生物に対する毒性の光照射による変化

について次章以降で検討を加える。さらに，光照射に

よる毒性の変化の原因についてROSの影響が想定さ

れていることから，次章以降で光毒性の原因について

ROSおよび光分解物の発生の両面から検討を加える

こととした。

第4章 海産生物に対する毒性の光照射による変化

環境中に放出された化学物質は環境中の物理的およ

び化学的な作用に曝される。本研究の被検物質であ

るNPAHsと構造が近いピレンなどのPAHsや環境中

のPAHs混合物はUV-Aなどの紫外線照射により，海

産生物に対する毒性が強まった (Newstedand Giesy, 

1987 ; Pelletier et al., 1997 ; Swartz et al., 1997 ; 

Huang et al., 1997)。光により励起されたPAHsは

活性種主に活性酸素種 (reactiveoxygen species, 

ROS)やPAR由来のフリーラジカル，過酸化脂質な

どを生成し，これらは様々な細胞組織に損傷を与え，

急性毒性や遺伝毒性を誘導する (Fuet al., 2012 ; 

Lampi et al., 2005 ; Arfstena et al., 1996)。PAHsの

一種であるベンゾ [a] ピレンの光毒性は一重項酸素

のスカベンジャーであるアジ化ナトリウム (NaN3)

により阻害され (Ibukiand Goto, 2002) , 光照射され

たPAHsにより誘導された過酸化脂質は，フリーラジ

カルまたは一重項酸素のスカベンジャーであるジチオ

スレイトール (dithiothreitol,DTT)やNaN3, スー

パーオキシドデイスムターゼ (SOD)により誘導が

阻害され，一重項酸素の寿命を延ばす重水 (D20)

により誘導が強まった (Xiaet al., 2006)。

4ーニトロピレンや6ーニトロベンゾ [a] ピレン

など数種のNPAHsに，紫外光 (UV) の一部UV-A

を照射すると， ROSやフリーラジカルが光照射時間

依存的に生成した (Xiaet al., 2013)。光照射による

NPAHs分解過程で産生されたROSなどによって誘導

された過酸化脂質はNa凡により誘導が阻害され，一

重項酸素の寿命を延ばす重水素化メタノールにより

誘導が強まった (Xiaet al., 2013), また，光強度依

存的に過酸化脂質が生成した (Xiaet al., 2013)。こ

れらのことから， NPAHsの水生生物に対する毒性は

光照射により強まる可能性が推測される。本研究の被

検物質であるNPAHsは主にPM2.5などの粒子状物質

に吸着されており，その一部は大気降下物，主に降雨

によって水域環境に流入し，最終的には沿岸海域に

流入することが想定され，その過程で光毒性の発揮さ

れる可能性がある。しかし，光照射条件下における

NPAHsの海産生物に対する毒性影響の報告例は見あ

たらず， NPAHsの沿岸海域における環境影響を評価

するには既存の情報では不十分である。

本研究では，第2章において栄養段階の異なる海産

生物，藻類スケレトネマ，甲殻類シオダマリミジン

コ，および魚類マミチョグ，マコガレイに対するニト

ロアレーンの急性毒性影響を検討した。また，第3章

においては魚類マミチョグを用いて，慢性毒性試験の

代替法としてコレステロールペレット移植試験を実施

し，試験結果に基づいてNPAHsの慢性毒性値を推定

した。これらの試験生物の中で，シオダマリミジンコ

については多くの重要なバイオマーカー遺伝子のシー

クエンスや，バイオマーカーの有害化学物質暴露への

応答が研究され，シオダマリミジンコが生態毒性機構

解明のためのモデル生物としての適性を備えている

(Raisuddin et al., 2007)。また，シオダマリミジンコ

のノープリウス期幼生は光を透過するため，光照射に

よる毒性変化を反映しやすいと考えられることから，

今回光照射による毒性変化を見る種として選定した。

本章ではNPAHsの沿岸海洋生態系への影響評価に

資することを目的として，まず， 10種のNPAHsを被

検物質とし，シオダマリミジンコを用いて，明条件お

よび暗条件で24時間の遊泳阻害試験を行い，光条件の
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違いにより毒性がどの程度変化するのかを検討した。

また，光照射により最も毒性の強まった1ーニトロピ

レンについて，光照射による分解産物を同定した。光

癖性による遊泳阻害の検証を行い，さらに， 1-ニト

ロピレンの分解産物が，光照射時における 1ーニトロ

ピレンの毒性変化に寄与しているかを明らかにするた

め， 1-ニトロピレン分解産物およびピレンのシオダ

マリミジンコに対する毒性影響を検討した。

一方，アスコルビン酸 (AA) はフリーラジカルや

一重項酸素のスカベンジャーとして報告されている

(Machlin and Bendich, 1987)。光毒性による酸化ス

トレスでシオダマリミジンコの遊泳阻害が起こること

を検証するため， AA添加または無添加の条件下で，

光照射による 1ーニトロピレンのシオダマリミジンコ

に対する毒性の変化と，光照射した際発生したROS

濃度との関連性を検討した。

4.1 試料と方法

4.1.1 被検物質および試験生物

lーニトロナフタレン， 2-ニトロフルオレン， 3-

ニトロフルオランテン， 3-ニトロフェナントレン，

1,3ージニトロピレン， 1,6-ジニトロピレン，および6-

ニトロクリセンはSigma-Aldrich(St. Louis, 米国）か

ら， 1,5-ジニトロナフタレン， 2,7-ジニトロフルオレ

ンおよび1ーニトロピレンは東京化成工業（東京）か

ら， 1-1::: ドロキシピレン， 1-アミノピレン，ピレ

ン，およびAAは和光純薬工業（大阪）から，それぞ

れ購入した。被験物質の水溶解度が低いため，溶解助

剤としてアセトン（残留農薬分析用，和光純薬工業，

大阪）を用い，それぞれの被検物質のアセトン溶液

(20 mM) を試験原液とした。これらの試験原液をろ

過海水で2000倍に希釈し，試験液とした。後述の甲殻

類遊泳阻害試験における助剤対照区のアセトン濃度は

500μl/Lとした。

試験生物としてシオダマリミジンコを用いた。試験

生物の入手先，培養方法，ノープリウス期幼生の収集

法は第一章で前述した方法と同様であった。ノープリ

ウス期幼生は甲殻類遊泳阻害試験に用いた。

4.1.2 光照射条件

光照射試験はグロースチャンバー (MLR-350, 三

洋電機大阪）を用い，照明として太陽光の波長を

再現した蛍光灯（波長290-700nm,TRUE-LITE, 32W 

3825EX-SS, Light sources, Orange, 米国）を用いた。

後述の甲殻類遊泳阻害試験ではこの蛍光灯を 3本用

い，可視光（波長400-700nm), UV (波長280-400

nm), およびUV-B(波長280-320nm)の光強度はそ

れぞれ12,0.019およびく0.001W/m2であった。光分

解産物を同定するため，後述の光分解試験ではより

強い光を照射した。上記の蛍光灯を15本用い，可視

光（波長400-700nm). UV (波長280-400nm). お

よびUV-B(波長280-320nm) の光強度はそれぞれ

41. 0.072およびく0.001W/m2であった。この可視光

の光強度は照度 (lux)の値を報告された日中の太陽

光における定数 (Thimijan,and Heins, 1983). 4.57 

(μmol/s/mり/(W/mりおよび54lux/(μmol/s/mり

で割り，算出した。可視光の照度およびUVの光強度

は照度計 (LX-1000, カスタム，東京）および紫外線

強度計 (Solarmetermodels 5.7および6.2,Solartech, 

Harrison Township, 米国）をそれぞれ用いた。

自然太陽光の年平均日射量は180-480W Im 2と報

告されている (IPCC.2001)。ASTMGl73-03の参

照スペクトルデータ (ASTM,2003) から，エネル

ギーに関しては，地球表面上の太陽光の43%が可視

光 (400-700nm), 4 %がUV(<400 nm) と推定さ

れる。そのため，可視光およびUVの光強度はそれぞ

れ77.4-206W Im 2および7.20-19.2W Im 2と推定でき

る。水環境中では，水中における光の減衰は水質に関

係することが示されている。可視光の垂直拡散減衰

定数は0.10-5.73Imの範囲 (Morriset al., 1995)で，

UV-Aの10%照射深度は0.3-46mの範囲 (Tedettiand 

Sempere, 2006)でそれぞれ変化する。

シオダマリミジンコは潮だまりなど水深の浅い所に

生息するため，生息範囲と考えられる水深lmにおけ

る自然太陽光の可視光およびUVの光強度を推測し，

光照射試験の光強度と比較した。

光の水中減衰はランベルト・ベールの法則から

I2 = I。e-az (1) 

で表せる。ここでLは水深Zmにおける光強度， I。は
水面直下の光強度， zは水深 (m),aは減衰定数 (/m)
で表される。 (1)式に可視光の垂直拡散減衰定数と

推定した可視光の光強度を当てはめて計算すると，水

深 lmにおける自然太陽光の可視光の光強度は， 0.25

W/m2 (77.4 W/m2 xe-5.73/mXlm)から190W Im 2 (206 

W/m2 Xe-0.10/mXlm) と推定できる。

また， (1)式から (2)式が得られ，

a = -z ln (VI。) (2) 

この式を用いてUV-Aの10%照射深度から減衰定数

を求めると0.00501-7.68Imとなり，この値を用いて，
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可視光と同様に (1)式から水深 lmにおける自然太

陽光のUV光強度を推定すると0.0033W/m2 (7.20 WI 

ill 2 X e•7.68/mx lm)から18W /m 2 (19.2 W Im 2 x e-0.oosou 

mx lm)であった。そのため，本研究における光照射

条件（可視光強度： 12-41 W/m汽 UV光強度： 0.019-

0.072 W/mりはシオダマリミジンコの生息環境にお

いて推測された光強度範囲に含まれており，生息環境

における光条件をほぼ反映していると推測された。

4.1.3 甲殻類急性遊泳阻害試験

10種類のニトロアレーンを被検物質とし．シオダマ

リミジンコのノープリウス期幼生を用いて，上述の明

条件および暗条件下で24時間の遊泳阻害試験を行っ

た。 12穴の培養プレート (ThermoFisher Scientific, 

Waltham, 米国）に 1穴あたり 2mLの試験液と幼生

5個体を収容し， 20℃に設定したグロースチャンバー

(MLR-350, 三洋電機大阪）内で試験を行った。被

検物質の海水中濃度は0.01,0.1, 1, および10μMに

設定し，高濃度から開始して明条件下で遊泳阻害率

50%未満になるまで続けた。試験は10回繰り返し実施

した。試験終了後容器内を緩やかにかき混ぜ，付属

肢を動かすことができても15秒間遊泳しないものを遊

泳阻害個体とした。助剤対照区（アセトン500μl/L)

についても試験を10回繰り返し実施し，明条件および

暗条件下における遊泳阻害率はそれぞれ4.0士2.7およ

び0.0士0.0%であった。

光照射によって生成した 1ーニトロピレンの光分解

物1ーヒドロキシピレン， 1-アミノピレン，および関

連物質ピレンの毒性への寄与を明らかにするため次の

試験を実施した。 1ーヒドロキシピレン， 1-アミノ

ピレン，およびピレンの海水中濃度を0.01.0.1, 1, 

および10μMに設定した。助剤対照区（アセトン500

μ1/L)についても同様に設定し，試験を8回繰り返し

た。また，上記の物質以外の光分解物が微量に生成

し，光照射による毒性変化に寄与する可能性について

確認するため，次の試験を実施した。光条件下で影響

が認められた 1ーニトロピレン10μMと助剤対照区（ア

セトン500μ1/L)を暗条件および明条件下で24時間置

いた後 1穴あたりこの試験液2mLと幼生 5個体

を収容し．暗条件および明条件下で24時間曝露試験を

実施した。試験は6回繰り返し実施した。光条件の組

み合わせは明・明．明・暗暗・明．および暗・暗の

4通りとした。試験終了後，上記の方法で遊泳阻害個

体数を確認した。また，ノープリウス期幼生を用い

て．後述のROS発生試験の試験液についても曝露試

験を実施し,30または60分おきに遊泳阻害個体数を確

認した。試験は6回繰り返し実施した。

4.1.4 光分解試験

光分解試験は10mLガラス試験管に 2μM1ーニ

トロピレンアセトン溶液5mLを収容し，グロース

チャンバー (MLR-350)内で明条件および暗条件下

で20℃,24時間の試験を実施した。明条件では，太

陽光の波長を再現した蛍光灯 (TRUE-LITE,32W 

3825EX-SS) を15本用いた。光照射開始時および24

時間照射時にこれらの試験液を採取し， GC-MSの分

析に供した。キャピラリーカラムHB5 -MS, 30m, 

0.25mmID (Agilent Technologies, Santa Clara, 米

国）を装着したGC/MS(Agilent, 6890N, 5975 inert; 

Y okogawa Analytical Systems, 東京）を用い，電

子イオン化法で測定モードをSCANとして測定した。

注入口の温度は280℃とし，検出器の部分に290℃の

温度をかけ，質量分析計のイオン源部分に240℃の

温度を得た。カラム温度は100℃で2分間保持した

後 20℃／分で200℃まで昇温引き続き 5℃／分で

320℃まで昇温後 14分間保持した。ヘリウム流量は

1.0 mL/minとし，分析時間は45分であった。得られ

たデータはデータ閲覧ソフト (ChemStation,Agilent 

Technologies, Santa Clara, 米国）で解析し，検出し

たピークをNIST2008 MS library bundle (Agilent 

Technologies, Santa Clara, 米国）のデータと照合し

て，同定した。

4.1.5 活性酸素種 (ROS)生成試験

ROS生成試験は100mLのネジロ三角フラスコに100

mLの試験液を収容して実施した。試験液は0.01,0.1, 

1, および10μMの1ーニトロピレンろ過海水溶液を

用い，助剤対照区として500μL/Lのアセトンろ過海

水溶液を用いた。これらの試験液を暗条件または甲殻

類遊泳阻害試験と同じ明条件下で20℃,210分間試験

した。これらの試験液の一部は甲殻類遊泳阻害試験に

供し， 30または60分毎に遊泳阻害個体を確認するとと

もに，これらの試験液中のROSを60分毎に測定した。

明条件下および暗条件下の10μMニトロピレン海

水溶液の活性酸素種（ヒドロキシラジカル，ペル

オキシナイトライト，次亜塩素酸イオン，一酸化

窒素）の経時変化を測定し同時系列の遊泳阻害

率と比較した。また，明条件下の10μMニトロビレ

ン海水溶液に抗酸化剤であるアスコルビン酸を添加

し，活性酸素種の濃度および遊泳阻害率の抑制効

果を調べた。活性酸素種の測定は，積水メデイカ
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ル（東京）の活性酸素種蛍光プローブAminophenyl

Fluorescein (APF), Hydroxyphenyl Fluorescein 

(HPF), Diaminorhodamine-4 MAM  (DAR-4 M 

AM) を使用し，励起／蛍光波長はそれぞれ485/535

nm, 485/535 nm, および544/590nmで測定した。

APFは，ヒドロキシルラジカル，パーオキシナイ

トライト，次亜塩素酸イオンと反応し， HPFはヒド

ロキシラジカルとパーオキシナイトライトと反応し

(Setsukinai et al., 2003), DAR-4 M AMは一酸化窒

素と反応する基質 (Kojimaet al., 2001)である。全

ての試験液は，使用した海水と同じpH8.3に調整し，

活性酸素種の蛍光プローブは試験液で1000倍に希釈し

て使用した。

4.1.6 統計解析

甲殻類遊泳阻害試験における遊泳阻害の処理間の違

いの有意差検定には，データの分散が等分散でないた

め， Mann-WhitneyのUtest (P<0.05)を用いた。ま

た， ROS生成試験における遊泳阻害および比較蛍光

強度の違いの有意差検定には， Tukeyの多重比較 (P

<0.05) を用いた。統計解析にはSPSS社（東京）の

SPSS 13.0J for Windowsを用いた。

4.2結果

4.2.1 光照射によるNPAHsの毒性変化

シオダマリミジンコノープリウス期幼生を用いて毒

性の変化を検討した10種類のNPAHsのうち， 1,5-ジ

ニトロナフタレンを除く 9種類は，暗条件よりも明条

件で高い遊泳阻害率を示した (Table11)。 1ーニト

ロピレンは，全ての濃度区 (0.01-10μM)において，

明条件下で遊泳が阻害され，暗条件下と比較して有

意に明条件下の遊泳阻害率が高かった。 3ーニトロフ

ルオランテンは0.1, 1, および10μMの濃度区にお

Table 11. Effects of nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons on immobilization of Tigriopus 

in dark or under irradiation with environmental level light (290-700 nm, a visible light and UV 

intensity; 12 and 0.019 W m―2, respectively) after 24 hours 

Chemical Condition 
Immobilization of each dose (%) 

0.01μM 0.1μM 1μM 10μM 

1-nitropyrene Light 28士6.1* 100士o.o* 100士o.o* 100土o.o*

Dark 2.0土2.0 2.0土2.0 4.0土2.7 4.0士2.7

3-nitrofluoranthene Light 8.0士3.3 72士6.8* 100士o.o* 100土o.o*

Dark 6.0士3.1 2.0士2.0 4.0士2.7 26土8.5

2-nitrofluorene Light n.d. 〇士0.0 34土5.2* 100士o.o*

Dark n.d. 6.0土3.1 8.0士4.4 10士4.5

3-nitrophenanthrene Light n.d. 4.0士2.7 30士5.4* 98土2.0*

Dark n.d. 4.0士2.7 6.0土3.1 78土7.0

1-nitronaphthalene Light n.d. n.d. 2.0土2.0 100士o.o*

Dark n.d. n.d. 4.0士2.7 8.0土4.4

1,3-dinitropyrene Light n.d. n.d. 10土3.3 100士0.0*

Dark n.d. n.d. 11士4.6 0.0士0.0

2,7-dinitro:fluorene Light n.d. n.d. 8.0士4.4 32士4.4*

Dark n.d. n.d. 10土4.5 8.0土3.3

6-nitrochrysene Light n.d. n.d. 8.0士4.4 24士5.0*

Dark n.d. n.d. 2.0士2.0 4.0土2.7

1,6-dinitropyrene Light n.d. n.d. n.d. 16士4.0*

Dark n.d. n.d. n.d. 2.0士2.0

1,5-dinitronaphthalene Light n.d. n.d. n.d. 10土4.5

Dark n.d. n.d. n.d. 6.0士4.3

Values in each test group are expressed as means士 standarderror in 10 trials. Asterisk indicate a significant 
difference between light and dark groups, respectively (* P < 0.05, Mann-Whitney U-test). The immobilization 
of Tigriopus as control were 0.0 土 0.0and 4.0 土 2.7%, respectively in dark or under irradiation with 
environmental level light with solvent. n.d. means no data. 
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Fig. 3. TICs of the initial solution of 2μM of 

1-nitropyrene in acetone (a) and the solution by 

irradiation with 290-700 nm light for 24 hours (b) 

using GC-MS analysis. 

いて， 2-ニトロフルオレンと 3ーニトロフェナントレ

ンは 1および10μMの濃度区において， 1-ニトロナ

フタレン，1,3-ジニトロピレン， 1,6ージニ トロピレン，

6ーニトロクリセン，および2,7ージニトロフルオレン

は10μMの濃度区において，明条件で遊泳阻害が認め

られ，暗条件下と比較して有意に明条件下の遊泳阻害

率が高かった (Table11)。

4.2.2 1ーニトロビレンの光照射による光分解産物の

同定

試験開始時および光照射24時間後の2μM1ーニト

ロビレンアセトン溶液をGC-MSで分析し.TICを得た

(Fig. 3)。光照射溶液のTICから 5種類の分解産物が

検出され， NISTデータベースと照合したところ．こ

れらのうち2種は1ーヒドロキシピレンおよびlーアミ

ノピレンと同定された (Fig.3 a)。 1ーアミノピレン

は光照射前の溶液のTICからもピーク強度1.6X 106で

検出されたものの．光照射後の溶液ではビーク強度

2.2 X 106で検出され， ピーク強度が約1.4倍強くなった

(Fig. 3 a, b)。甲殻類毒性試験における光条件下で

24時間照射した 1ーニトロピレンアセトン溶液および

暗条件下における24時間後の同溶液のTICは試験開始

前のTICとほぼ同様であり，甲殻類遊泳阻害試験の光

条件で24時間照射した 1ーニトロピレンアセトン溶液

からは1ーアミノピレン以外の分解産物は検出されな

かった。

Fig. 4. Effects of pyrene-related substances on 

the immobilization of Tigriopus Japonicus after 

exposure to the dark or artificial environmental light 

conditions for 24 h. Values are expressed as means 

土 standarderror of the mean of 8 trials. t . P < 
0.05, Mann-Whitney U-test between the light-and 

dark-exposed groups at the same concentration of 

chemical substance; *. p< 0.05, Tukey post-hoc test 

versus the solvent-only control (sol) under the same 

lighting condition. 
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゜
Fig. 5. Effects of nitropyrene on the immobilization 

of Tigriopus japonicus under various combinations of 

exposure to dark and artificial environmental light 

conditions. Solutions of 10μM 1-nitropyrene (1-NP) 

and the solvent-only control (sol) were exposed to 

either light or dark conditions for 24 h, after which 

nauplii were exposed to these solutions under light 

or dark conditions for 24 h. Values are expressed 

as means土 standarderror of the mean of 6 trials. 

*, p<0.05, Mann-Whitney U-test between light and 

dark groups. 

4.2.3 

I-NP Sol 

光照射による 1ーニトロピレン関連物質の毒性

変化

シオダマ リミジンコノープリウス期幼生を用いて

毒性の変化を検討した 1ーヒドロキシピ レンおよび1

ーア ミノピレンは暗条件下よりも明条件下で高い遊泳

阻害率を示した (Fig.4)。1ーヒドロキシピレンおよ
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Fig. 6. Effects of light on (a) immobilization of Tigriopus japonicus and the quantities of various reactive oxygen 

species (ROS) as indicated by fluorescence intensity of (b) aminophenyl fluorescein (APF; labels hydroxyl 

radical, peroxynitrite, and hypochlorous acid ion), (c) hydroxyphenyl fluorescein (HPF, binds to hydroxyl 

radical and peroxynitrite), and (d) diaminorhodamine-4M acetoxymethyl ester (DAR-4M AM, for measurement 

of nitric oxide) in the presence of 1-nitropyrene (1-NP). The doses of 1-NP were 0.1, 1, and 10μM for the 

immobilization test and 0.1, 1, 10, and 100μM for the ROS assay. Values are expressed as means土 standard

error Cimmmobilization, n = 6 ; ROS, n = 4). *, p< 0.05, Tukey post-hoc test between 1-NP and solvent-only 
(sol) groups under the same lighting conditions. D, dark; L, light. a.u. means arbitrary unit. 

びlーアミノピレンは0.1,1, および10μMの濃度区

において明条件下で遊泳が阻害され，暗条件下では

1μMと10μMの濃度区において遊泳が阻害された

(Fig. 4)。0.1μMの濃度区において，暗条件下と比較

して有意に明条件下の遊泳阻害率が高かった。ピレン

では1および10μMの濃度区において，明暗両条件下

ともに遊泳が阻害されたものの，光条件の違いよる遊

泳阻害率の有意差は認められなかった (Fig.4)。

lーニトロピレン10μMの濃度区における明暗4つ

の組み合わせによる試験では，明明 ・暗明の試験区で

シオダマ リミ ジンコノ ープリウス期幼生の遊泳が阻

害され，明暗・暗暗の試験区では阻害されなかった

(Fig. 5)。

4.2.4 光照射による 1ーニトロピレン溶液中における

ROSの生成

明条件下におけるシオダマリミジンコノープリウス

期幼生の遊泳阻害率は，1-ニトロピレン10μM濃度

区においては90分以降から， 1μM濃度区では150分

以降から対照区と比べて有意に高かった (Fig.6 a)。

明条件下におけるAPFによる活性酸素種の検出は，

1ーニトロビレ ン10および100μM濃度区においては60

分以降から， 1μM濃度区においては120分以降から

蛍光強度が対照区よりも有意に高かった (Fig.6 b)。

明条件下におけるHPFとDAR-4MAMによる活性酸

素種の検出では，1-ニトロピレン10および100μM濃

度区において， 60分以降から蛍光強度が対照区よりも

有意に高かった (Fig.6 c, d)。

AAの添加実験では，添加したAA濃度が高いほど

遊泳阻害率の上昇が遅くなった (Fig.7 a)。明条件

下における 1ーニトロビレ ン10μM濃度区でのシオダ

マリミジンコノープリウス期幼生の遊泳阻害率は，

AA無添加区およびAAlmM添加区では60分以降か

ら， AAlOおよび100mM添加区では90分以降から対

照区と比べて有意に高かった (Fig.7 a)。また，各
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Fig. 7. Effects of ascorbic acid (AA) on (a) immobilization of Tigriopus japonicus and the quantities of various 

reactive oxygen species (ROS) as indicated by fluorescence intensity of (b) aminophenyl fluorescein (APF; 

labels hydroxyl radical, peroxynitrite, and hypochlorous acid ion), (c) hydroxyphenyl fluorescein (HPF, binds 

to hydroxyl radical and peroxynitrite), and (d) diaminorhodamine-4M acetoxymethyl ester (DAR-4M AM, 

for measurement of nitric oxide) in the presence of 1-nitropyrene (1-NP). Values are expressed as means 土

standard error (immmobilization, n = 6; ROS, n=4). *, p<0.05, Tukey post-hoc test between 1-NP and the 

solvent-only (Sol) groups under the same lighting conditions. a.u. means arbitrary unit. 

種蛍光プロープによる活性酸素種の濃度についても添

加したAA濃度が高いほど蛍光強度の上昇が抑えられ

た (Fig.7 b, c, d)。

4.3 考 察

本研究では，光強度が環境中レベルの光（波長

290-700 nm. 可視光および紫外光の光強度；それぞ

れ12および0.019W/mり照射によるNPAHsのシオダ

マリミジンコノープリウス期幼生に対する毒性の変

化を明らかにした。検討した10種類のNPAHsのうち

1,5ージニトロナフタレンを除く 9種類は，光照射によ

り毒性が強まった (Table11)。毒性の変化を検討し

た物質のうち lーニトロピレンが最も光照射により毒

性が強まり，暗条件下と比較して明条件下で毒性が

1000倍以上強まった (Table11)。これらのことから，

lーニトロピレンを始めとするいくつかのNPAHsは，

シオダマリミジンコの遊泳を阻害する光毒性を有する

ことが考えられる。

光照射条件下における 1ーニトロピレンの分解産物

の生成を検討した結果，光（波長290-700nm, 可視光

および紫外光の光強度；それぞれ41および0.072WI 

記）照射24時間後の 1ーニトロピレンアセトン溶液

から 1ーヒドロキシピレンの生成が認められた (Fig.

3 b)。 1ーヒドロキシピレンの光分解産物として 1-

ヒドロキシピレンおよびモノヒドロキシ lーニトロピ

レン類が報告されている (Yu,2002)。しかし．甲

殻類急性遊泳阻害試験における光強度（波長290-700

nm, 可視光および紫外光の光強度；それぞれ12およ

び0.019W/mりで24時間照射した1ーニトロピレンア

セトン溶液からはこれらの光分解産物は検出されず．

毒性試験における光強度で24時間照射しても，生成す

る光分解産物は微量であると考えられる。 1ーアミノ

ピレンは光照射前の初期溶液からもピーク強度1.6X 

研で検出され (Fig.3 a). 光照射24時間後の溶液で

はピーク強度が2.2X 106となり．初期溶液より若干高

まった (Fig.3 b) ことから. 1-アミノピレンは1-

ニトロピレンから光だけでなく光照射以外でも生成す

る分解産物であると考えられる。

光条件下における 1ーヒドロキシピレンおよび1-
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アミノピレンの毒性は暗条件下よりも 1から10倍強

まった (Fig.4) ものの， これらの分解産物の光照射

による毒性変化は1ーニトロピレンよりも小さかった

(Table 11)。光条件の組み合わせによる 1ーニトロピ

レンの毒性影響試験では，曝露試験時に明条件であっ

た試験区のみシオダマリミジンコノープリウス期幼生

の遊泳が阻害された (Fig.5)ことから，曝露前に光

照射によって生成した分解産物は，極端に寿命の短い

活性種を除き 1ーニトロピレンの光照射による毒性変

化に寄与しないことを示している。甲殻類毒性試験に

おける光条件下で24時間光照射した 1ーニトロピレン

溶液から 1ーアミノピレンを除く分解産物は同定され

なかった。以上の結果から，光分解産物は光照射によ

る1ーニトロピレンの毒性変化にはほとんど寄与しな

いと考えられる。

ROS生成試験では，検討した全ての蛍光基質の相

対蛍光度が光照射60分以降対照区と比べて有意に上

昇し (Fig.6 b, c, d), ROSの生成に伴いシオダマリ

ミジンコの遊泳阻害率も有意に上昇した (Fig.6 a)。

AA添加試験では， AAの添加によりROSの生成およ

びシオダマリミジンコの遊泳阻害率の上昇が抑えら

れた (Fig.7)。4ーニトロピレンや6ーニトロベンゾ

[a] ピレンなど数種のNPAHsに，紫外光 (UV)の

一部UV-Aを照射すると， ROSやフリーラジカルが

光強度依存的に生成した (Xiaet al., 2013)。ベンゾ

[a] ピレンやピレンにUV-Aおよび可視光を照射する

と，光強度依存的に細胞毒性が誘導された (Bottaet 

al., 2009)。以上のことから，光照射による 1ーニトロ

ピレンの毒性変化には主にROSの生成が寄与してい

ると考えられ，また， ROSの生成から遊泳阻害が起

こることを実験的に示した。一重項酸素を含むフリー

ラジカルは有機分子を含む溶液中で連鎖反応を引き起

こし，様々な種類の活性酸素種や活性化分子を生成す

る (Voeikov,2001)。ROS生成試験では，全ての蛍光

基質の蛍光強度がほぼ同様の挙動を示した (Fig.6, 

4-5)ため， ROSまたはフリーラジカルの連鎖反応を

反映している可能性が考えられた。これらの連鎖反応

の結果，細胞内の過酸化脂質の増加など，試験生物内

の酸化ストレスが上昇し，結果として遊泳阻害に至る

メカニズムの存在が考えられる。

UV照射によるピレンの甲殻類に対する毒性誘

導が報告されている (Newstedand Giesy, 1987 ; 

Pelletier et al., 1997 ; Swartz et al., 1997)が本研

究では光照射によるピレンのシオダマリミジンコに

対する毒性誘導は観察されなかった (Fig.4)。ピレ

ンのmysidshrimp (Mysidopsis bahia)に対する毒性

は蛍光灯下 (UV-AおよびUV-Bの光強度：それぞれ

9.70士0.66および3.37士0.22μW/cmりよりもUV照射

下 (UV-AおよびUV-Bの光強度：それぞれ397士35.1

および134士22.8μW/cmりにおいて約28倍高まった

(Pelletier et al., 1997)。本研究における甲殻類毒性試

験では， UV-AおよびUV-Bの光強度はそれぞれ0.019

およびく0.001μWIm 2 (1.9およびく0.1μW/cmり

であり，光によるピレンの毒性誘導の違いには照射

した光強度の違いが反映されていると推測される。ま

た.NPAHsは上記の光強度の光照射により毒性が強

まった (Table11)ことから， ピレンなどのPAHsよ

りも光強度が100倍程度弱い光の照射により毒性の誘

導が起こる可能性が示唆される。

環境中に放出されたNPAHsは自然太陽光に曝さ

れるため，光照射によりNPAHsの毒性が強まるか

否かを見出すことは重要である。光により励起され

たPAHは活性種として．主にROSやPAH由来のフ

リーラジカルを生じ，体内に吸収された後には過酸

化脂質などを生成する (Fuet al.. 2012 ; Lampi et 

al .. 2005 ; Arfstena et al.. 1996)。これらは様々な細

胞組織に損傷を与え，急性毒性や遺伝毒性を誘導す

る (Fuet al., 2012 ; Lampi et al.. 2005 ; Arfstena et 

al., 1996)。数種のNPAHsに，紫外光 (UV)の一部

UV-Aを照射すると.ROSやフリーラジカルが光強

度依存的に生成する (Xiaet al., 2013)。一重項酸素

などのROSはアミノ酸タンパク質脂質および

DNAと反応し，結果として細胞組織に損傷を与え病

気を引き起こす (Tyrrell.2000)。またROSはDNA

やタンパク質に損傷を与え，老化．炎症．心血管疾

患悪性腫瘍，およびその他の年齢に関係した病気を

引き起こす (Loftand Poulsan, 1996 ; Stadtman and 

Berlett, 1997)。多くの海産生物は海洋環境中におい

て低濃度であるものの，光照射で毒性のあるROSを

生じるNPAHsに曝露され．かつ同時に自然光にも曝

されている。そのため， もしNPAHsの濃度レベルが

高く，光照射時間が長くなれば，海産生物に有害な影

響が引き起こされる可能性がある。

日本の河川中における 1ーニトロナフタレン (MW:

173.17) および1.5ージニトロナフタレン (MW:

218.17)の最高検出濃度はそれぞれ3.7および10ng/ 

L (21および46pM) と報告されている (Murahashi

et al., 2001)。河川中および海水中における 1ーニトロ

ピレンの最高検出濃度はそれぞれ淀川において1ng/ 

L (4 pM, Ohe and Nukaya, 1996)および日本海に

おいて0.5pg/L (2伽 ol/L,Murahashi et al., 2001) 

と報告されている。環境動態モデルを用いて. Yaffe 

et al. (2001)はカリフォルニア水中（環境モデルに

おける水であり．海水や河川水などに区別されてい
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ない）の 1ーニトロピレン (MW: 247.25), 1ーニト

ロナフタレン，および2ーニトロフルオレン (MW:

211.22)濃度をそれぞれ2.9,1.0, および2.2ng/L (12, 

5.8, および10pM) と推定した。また， Huangand 

Batterman (2014) はミシガン湖水中の 1ーニトロ

ピレン， 1-ニトロナフタレン， 2-ニトロフルオレ

ン，および6ーニトロクリセン (MW: 273.29)濃度

をそれぞれ0.17,11.7, 8.7, および0.11ng/L (0.69, 

68,41, および0.40pM) と推定した。光条件下にお

けるシオダマリミジンコノープリウス期幼生の遊泳

阻害は 1ーニトロピレン0.01-10μM濃度区， 1-ニト

ロナフタレン10μM濃度区， 1,5-ジニトロナフタレン

10μM濃度区および2ーニトロフルオレン 1-10μM

濃度区，および1ーニトロクリセン 1-10μM濃度区

で認められ (Table11), これらの影響が認められた

NPAHs濃度はこれらのNPAHsの報告された環境水中

濃度より千倍以上高かった。以上のことから，現在

のところ， 1-ニトロピレン， 1-ニトロナフタレン，

1,5ージニトロナフタレン， 2-ニトロフルオレン，お

よび6ーニトロクリセンの環境中濃度における，光に

よる毒性変化を考慮した海産甲殻類に及ぽす影響は

限定的と考えられる。しかし，光強度依存的に過酸

化脂質が生成し (Xiaet al., 2013), 光強度が強くな

ると毒性誘導が増す可能性が考えられる。モクズガ

二の一種である Neohelicegranulataを用いた試験で

は， UV-B照射によりROS, 過酸化脂質およびROS

のスカベンジャーとして作用するカタラーゼの生成が

誘導され (Vargaset al., 2011), 光強度の強いUVを

照射すると海産甲殻類に対して致死影響が認められる

(Naganuma et al., 1997 ; Wubben., 2000)ことから，

干潟など自然光の光強度が強い環境に生息する生物に

対する影響について，より詳細に検討する必要がある

と考えられる。 3ーニトロフルオランテン， 6-ニトロ

クリセン， 2,7-ジニトロフルオレン， 1,3-ジニトロピ

レン， 1,6-ジニトロピレン，および1,8ージニトロピレ

ンの環境水中濃度は報告されておらず， これらの物質

の海産生物に及ぼす影響を評価することはできなかっ

た。

4.4 まとめ

本章においては， NPAHsの沿岸海洋生態系への影

響評価に資することを目的として， 10種のNPAHsを

被検物質とし，光条件の違いによりシオダマリミジン

コに対する毒性が変化するか検討した。その結果，検

討した10種類のNPAHsのうち9種類は，光照射によ

り毒性が強まり， 1-ニトロピレンを始めとするいく

つかのNPAHsは，シオダマリミジンコの遊泳を阻害

する光毒性を有することが考えられる。

光照射によって最も毒性の強まった1ーニトロピレ

ンについて，光による毒性変化への寄与を光分解産物

および光照射により発生するROSの両面から検討し

た結果，毒性変化には主にROSの生成が寄与してい

ると考えられ，生成したROSは有機分子を含む溶液

中で連鎖反応を引き起こして細胞内の過酸化脂質の増

加など試験生物内の酸化ストレスが上昇し，結果とし

て遊泳阻害に至るメカニズムの存在が考えられる。

本研究で光条件下においてシオダマリミジンコの遊

泳阻害が認められた濃度と報告された環境水中濃度を

比較して，光照射で毒性のあるROSを生じるNPAHs

の影響を検討した結果，影響が認められた濃度は報告

された環境水中濃度より千倍以上高く，光による毒性

変化を考慮しても，これらのNPAHsは現在の環境水

中濃度で海産甲殻類に影響を及ぼす可能性は低いと考

えられた。しかし，光強度が強くなると毒性誘導が増

す可能性が考えられ，また，光強度の強いUVを照射

すると海産甲殻類に対して致死影響が認められること

から，干潟など自然光の光強度が強い環境に生息する

生物に対するNPAHsの影響について，より詳細に検

討する必要があると考えられる。

第5章総合考察

ニトロアレーン (NPAHs)は水域環境を含む全て

の環境に広く分布し (Bamfordand Baker, 2003), 

水生生物を含む幅広い生物に対して種々の毒性を有し

(Wislocki et al., 1986 ; Busby et al., 1988 ; Tokiwa 

and Ohnishi, 1986 ; IPCS, 2003 ; Michelmore et 

al., 1998a, b; Bacolod et al., 2013a; Curtis and Ward, 

1981)ており，化石燃料の使用の際に発生する副産

物 (Nielsen,1984) として新たに環境影響が懸念さ

れる物質群の一つと考えられる。 NPAHsは大気中へ

排出された後その一部は大気降下物，主に降雨に

よって水域環境に流入し (Oheand Nukaya, 1996 ; 

Murahashi et al., 2001 ; Takahashi et al., 1995), 

最終的には沿岸海域に流入する (DeGiorgio et al., 

2010 ; Fernandez et al., 1992 ; Ozaki et al., 2010)た

め，海洋生態系に及ぼす影響が懸念される。また，

NPAHsと分子構造の近いピレン等の多環芳香族炭化

水素 (PAHs) は紫外線 (UV)照射により，最高一

万倍以上海産生物に対する毒性が強まる (Pelletieret 

al., 1997)ことが知られており，太陽光によりNPAHs

の環境に及ぽす影響が増大する可能性が考えられる。

そのため，生残成長，再生産などに対する一般的毒
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性に加えて，光条件を考慮したNPAHsの海産生物に

対する毒性影響を明らかにし，既報の環境中濃度と比

較することで，現時点におけるNPAHsの海洋生態系

への初期リスク評価を行うことを目的とし，本研究を

実施した。

水域生態系には様々な生物が生息しており，生息す

る全生物に対する影響を検討するのは難しいため，栄

養段階の異なる生物，藻類，甲殻類，および魚類に対

する急性および慢性毒性影響を検討し，評価すること

が推奨されている (OECD,2002)。そこで，本研究

の試験生物として栄養段階の異なる海産の藻類，甲殻

類，および魚類の代表種を選定した。海産藻類からは

OECDテストガイドラインや水産庁が生態毒性試験生

物として推奨しているスケレトネマを選定した。海産

甲殻類からは生態毒性のモデル生物としての適性を備

え，また，光照射による毒性変化を見る種として適し

ているシオダマリミジンコを選定した。海産魚類から

は生態毒性のモデル生物としての適性を備え，我々の

研究室で毒性データが豊富なアメリカ東海岸原産の海

産のメダカの一種，マミチョグと， H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

水魚種であるマコガレイを選定した。被検物質として

は，人の健康や環境へ与える影響について検討されて

いるNPAHsのうち， 2-4環の芳香環を持つ多環芳香

族炭化水素 (PAHs)のモノニトロ体およびジニトロ

体である10種を選定した (Table1)。

まず，これらの4種の試験生物を用いて，選定した

10種のNPAHsの急性毒性を調べた。その結果， 10種

のNPAHsのうち，藻類スケレトネマに対しては1ーニ

トロピレンが，甲殻類シオダマリミジンコに対しては

ジニトロピレン類が，魚類マミチョグに対しては3-

ニトロフルオランテンおよびlーニトロピレンが，マ

コガレイに対しては1ーニトロナフタレンがそれぞれ

強い毒性を示した (Table5)。そのため，試験生物の

種類によって強い毒性を示す物質が異なることが明ら

かとなり，化学物質の生態系影響評価において，栄養

段階が異なる複数の生物種を用いた毒性影響試験の重

要性が改めて確認された。また，本研究で得られた

NPAHsの急性毒性値とNPAHsと対応するPAHsの急

性毒性値を比較した結果，ニトロ基の導入による毒

性の変化は試験生物によって異なっており，ニトロ

基の有無による単純な毒性の推定は困難であること

が明らかとなった。しかし，本研究の対象物質であ

るNPAHsは変異原性や発ガン性などが疑われている

(Wislocki et al., 1986 ; Busby et al., 1988 ; Tokiwa 

and Ohnishi, 1986; IPCS, 2003)が， これらの毒性

を含めNPAHsの毒性は，長期暴露試験によって明ら

かになると考えられる。魚類を用いた慢性毒性試験で

は対照区の成長や生残などの指標を一定水準以上に維

持させるため，流水式で曝露する必要がある。しか

し，その強い変異原性や発ガン性のため，試験者に対

する影響が懸念され，流水式による長期暴露試験の実

施には大きな困難と危険性が伴う。そこで本研究では

代替法としてコレステロールペレット移植試験を実施

した。

急性毒性試験で両試験魚に対して唯一毒性影響が

認められた 1ーニトロナフタレンおよび，藻類，甲殻

類および魚類の急性毒性試験で最も毒性の強かった

1ーニトロピレンを被験物質とし，被検物質を含んだ

コレステロールペレットを抱卵中のマミチョグメスの

筋肉中に打ち込み，被検物質の受精卵への移行試験

を実施した。その結果移植区卵中 1ーニトロナフタ

レンあるいは1ーニトロピレン濃度は，対照区よりも

4週間の全実験期間中において高く維持されており

(Table 7), 抱卵魚中の卵に化学物質を移行させる手

法として，コレステロールペレット移植法の有効性が

確認された。そのため，本手法を用いることにより，

メス卵巣に移行した化学物質の胚に及ぽす影響を，よ

り簡便に検討できることが明らかとなった。また，産

卵前のマミチョグメスに被検物質を含んだコレステ

ロールペレットを移植し，被検物質の卵への移行を評

価するとともに結果として生じる受精卵への毒性影

響を検討した。その結果，ふ化率は今回検討した被検

物質に共通して最も感受性の高い指標 (Table8, 9) 

であり，この指標から卵中実測濃度を基にした毒性値

を明らかにした。これらの毒性値をNPAHs移行試験

における対照区の卵巣および魚体中濃度比と報告され

た生物濃縮係数 (BCF)を用いて，水中濃度を基にし

た毒性値に変換した結果， 1-ニトロナフタレンの最

低影響濃度 (LOEC)が1.9μg/L, 1ーニトロピレン

のLOECおよび最大無影響濃度 (NOEC)がそれぞれ

3.2および8.8μg/Lと推測された (Table10)。これら

の値はマミチョグに対する 1ーニトロナフタレンおよ

びlーニトロピレンの急性毒性値，それぞれ560-1,100

μg/Lおよび45-290μg/Lよりも5.1-580倍小さく，化

学物質の生態系影響評価における慢性毒性試験の重要

性が改めて確認された。溶解助剤を用いない急性毒性

試験では，試験期間中の 1ーニトロピレンの海水中濃

度を0.21μg/Lより高濃度に維持できなかった (Table

5) ことから，海水からの生物濃縮のみでは魚類再

生産への影響は考えにく<. また， biomagnification

factor (BMF)は0.008(Bacolod et al., 2013b)であ

り，餌からの生物濃縮も小さいと推測されることか

ら， 1-ニトロピレンが魚類再生産に及ぽす可能性は
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極めて小さいと推測された。しかし，本研究の被検

物質であるNPAHsは環境中の物理的および化学的な

作用に曝されており， NPAHsと分子構造の近いピレ

ン等のPAHsは紫外線照射により，海産生物に対する

毒性が強まる (Newstedand Giesy, 1987 ; Pelletier 

et al., 1997 ; Swartz et al., 1997 ; Huang et al., 1997) 

ことから， NPAHsについても同様の影響が考えられ

た。そのため，光条件を考慮したNPAHsの海産生物

に対する毒性影響について検討した。

本研究で急性毒性試験に用いたシオダマリミジンコ

は光を透過し，光照射による毒性変化を反映しやすい

と考えられることから， NPAHsのシオダマリミジン

コの遊泳運動に対する毒性の光照射による変化につい

て検討した。その結果，検討した10種類のNPAHsの

うち9種類は，光照射により毒性が強まった。毒性の

変化を検討した物質のうち， 1-ニトロピレンが最も

光照射により毒性が強まり，暗条件下と比較して明条

件下で毒性が1,000倍以上強まったことから， 1-ニト

ロピレンなどの数種のNPAHsは，シオダマリミジン

コの遊泳を阻害する光毒性を有することが明らかと

なった。また，光照射による 1ーニトロピレンの毒性

の変化の原因について活性酸素種 (ROS)および光

分解物の発生の両面から検討した結果， ROSの生成

からシオダマリミジンコの遊泳阻害が起こることを実

験的に確認し，毒性変化には主にROSの生成が寄与

していることが明らかとなった。光照射によるPAHs

の毒性誘導を例に毒性変化のメカニズムを見てみる

と，光により励起されたPAHは活性種として，主に

ROSやPAH由来のフリーラジカルを生じ，体内に吸

収された後には過酸化脂質などを生成する (Fuet 

al., 2012 ; Lampi et al., 2005 ; Arfstena et al., 1996)。

これらは様々な細胞組織に損傷を与え，急性毒性や

遺伝毒性を誘導する (Fuet al., 2012 ; Lampi et al., 

2005 ; Arfstena et al., 1996)。以上のことから，本研

究で確認された光照射によるNPAHsの毒性誘導機構

を推測すると， 1-ニトロピレンなどNPAHsを含む海

水に光を照射するとROSが生成して溶液中で連鎖反

応を引き起こし，細胞内の過酸化脂質の増加など試

験生物内の酸化ストレスが上昇する結果，遊泳阻害

に至ると考えられる。光強度の強いUVを照射すると

海産甲殻類に対して致死影響が認められ (Naganuma

et al., 1997 ; Wubben, 2000), モクズガニの一種で

ある Neohelicegranulataを用いた試験では， UV-B照

射によりROS, 過酸化脂質，およびROSのスカベン

ジャーとして作用するカタラーゼの生成が誘導された

(Vargas et al., 2011)ことから，光強度の強いUV照

射のみでも，今回推測した光照射による毒性誘導メカ

ニズムと同様の作用により，甲殻類に対して遊泳阻害

や致死などの影響を及ぽすと推測される。また，光強

度依存的に過酸化脂質が生成する (Xiaet al., 2013) 

ため，光強度が強くなると毒性誘導が増す可能性が考

えられることから，干潟など自然光の光強度が強い環

境に生息する生物に対する影響について，より詳細に

検討する必要があると考えられる。

NPAHsの海産生物に対する急性毒性値から推定し

た予測無影響濃度 (PNEC,Table 5), コレステロー

ルペレット移植試験の結果から推測したNPAHsの海

水実測濃度を基にした慢性毒性値 (Table10), およ

び海産甲殻類の光照射による毒性誘導を考慮した毒性

影響濃度 (Table11), と既報の水中実測濃度および

モデリングによる水中推定濃度を比較し，実環境にお

ける海産生物に及ぽすリスクを検討した。コレステ

ロールペレット移植法を用いて推定した水中濃度を基

にしだ慢性毒性値については，通常のリスク評価で用

いられる毒性値と大幅に異なるためこれを参考値と

し， PNEC算出には用いなかった。

lーニトロナフタレン (MW: 173.17)の最小急性

毒性値（マミチョグに対する急性毒性値560μg/L)

から得られたPNEC(5,600 ng/L, Table 5), コレス

テロールペレット移植法を用いて推定した水中濃度

を基にした慢性毒性値LOEC(1.9μg/L, Table 10), 

および光条件下におけるシオダマリミジンコノープ

リウス期幼生試験において遊泳阻害が認められた濃

度 (10μM,1,700μg/L, Table 11) と比較して，環

境水中における最高検出濃度 (B本河川水中濃度3.7

ng/L, Murahashi et al., 2001)や環境動態モデルを用

いて推定されたカリフォルニア地域の水中濃度 (LO

ng/L, Yaffe et al., 2001)およびミシガン湖水中濃度

(11.7 ng/L, Huang and Batterman, 2014)は100倍以

上低い濃度であった。コレステロールペレット移植

法の試験結果から推定した毒性値はLOECしか得られ

ていないが， 1-ニトロナフタレンのNOECが上記水

中LOEC推定値1.9μg/Lの1/100であることは考えに

くく，むしろ1.9μg/Lに近い値であることが考えられ

る。また，卵内濃度から水中濃度LOECを推定してい

ることから，不確実性の高い可能性がある。これを

考慮して上記で推定したLOECを安全係数10あるいは

100で除したとしても，依然として環境水中最高検出

濃度や推定濃度の方が低い値である。これらのことか

ら，光による毒性変化や慢性毒性値の不確実性を考慮

しても，海産生物に影響を及ぼす可能性は低いと想定

される。

2ーニトロフルオレン (MW: 211.22)の最小急性

毒性値（マミチョグに対する急性毒性値>4.6μg/L)
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から得られたPNEC(>46 ng/L, Table 5), および

光条件下におけるシオダマリミジンコノープリウス期

幼生試験において遊泳阻害が認められた濃度 (1-10

μM, 210-2,100μg/L, Table 11)と比較して，環境動

態モデルを用いて推定されたカリフォルニア地域の水

中濃度 (2.2ng/L, Yaffe et al., 2001)およびミシガン

湖水中濃度 (8.7ng/L, Huang and Batterman, 2014) 

は少なくとも 5倍以上低い濃度であった。 1,5ージニト

ロナフタレンの (MW: 218.17)の最小急性毒性値（マ

ミチョグに対する急性毒性値>38μg/L)から得ら

れたPNEC(>380 ng/L, Table 5), および光条件下

におけるシオダマリミジンコノープリウス期幼生試

験において遊泳阻害が認められた濃度 (10μM,2,200 

μg/L, Table 11)と比較して， 日本河川中の検出濃度

(10 ng/L, 高橋ら， 1995)は少なくとも30倍以上低

い濃度であった。 6ーニトロクリセン (MW: 273.29) 

の最小急性毒性値（マミチョグに対する急性毒性値

>0.033μg/L)から得られたPNEC(> 0.33 ng/L, 

Table 5), および光条件下におけるシオダマリミジン

コノープリウス期幼生試験において遊泳阻害が認めら

れた濃度 (1-10μM, 270-2,700μg/L, Table 11) と

比較して，環境動態モデルを用いて推定されたミシ

ガン湖水中濃度 (0.11ng/L, Huang and Batterman, 

2014)は少なくとも 3倍以上低い濃度であった。これ

らの3種のNPAHsは何れの急性毒性試験においても，

試験濃度の範囲で50%以上の藻類生長阻害，甲殻類遊

泳阻害あるいは魚類死亡が認められず，急性毒性値

を試験最高濃度以上として算出しているため， PNEC

を低く推定していると考えられる。しかし，実測およ

び推定された環境水中濃度はこれらのPNECを下回っ

ており，光による毒性変化を考慮しても，これらの

NPAHsは現在の環境水中濃度で海産生物に影響を及

ぼす可能性は低いと想定される。

1ーニトロピレン (MW: 247.26)のコレステロー

ルペレット移植法の結果から推定した水中濃度を基に

しだ慢性毒性値NOECおよびLOEC(3.2および 8.8

μg/L, Table 10)および光条件下におけるシオダマリ

ミジンコノープリウス期幼生試験において遊泳阻害が

認められた濃度 (0.01-10μM, 2.5-2,500μg/L, Table 

11)と比較して，環境水中における最高検出濃度（日

本河川水中濃度1.0ng/L, Ohe and Nukaya, 1996)や

環境動態モデルを用いて推定されたカリフォルニア地

域の水中濃度 (2.9ng/L, Yaffe et al., 2001)およびミ

シガン湖水中濃度 (0.17ng/L, Huang and Batterman, 

2014)は100倍程度低い濃度であった。コレステロー

ルペレット移植法の試験結果から推定しだ慢性毒性値

は卵内濃度から水中濃度の慢性毒性値を推定している

ことから，不確実性の高い可能性がある。これを考慮

して上記で推定したNOECあるいはLOECを安全係数

10あるいは100で除したとしても，依然として環境水

中最高検出濃度や推定濃度の方が下回っている。これ

らのことから，光による毒性変化や慢性毒性値の不確

実性を考慮しても，海産魚類の再生産や甲殻類に影響

を及ぼす可能性は低いと想定される。しかし， 1-ニ

トロピレンの最小急性毒性値（スケレトネマに対する

急性毒性値0.42μg/L)を安全係数100で除したPNEC

(4.2 ng/L, Table 5)は上記の水中最高検出濃度や水

中推定濃度より高いもののほぼ同等の濃度であるた

め， 1-ニトロピレンは海産生物，特に海産藻類に影

響を及ぽす可能性が想定され，この物質の海洋環境に

関するリスクについてさらに研究を進めていく必要が

ある。また，その他の5物質については環境水中濃度

が報告されておらず，これらのNPAHsの海産甲殻類

に及ぼす影響を評価することはできなかった。

本研究の成果は，以下のようにまとめることができ

る。

1. NPAHsの海産生物に対する急性毒性は生物の種

類により強い毒性を示す物質が異なる。

2. NPAHsの急性毒性値とNPAHsと対応するPAHs

の急性毒性値を比較した結果ニトロ基の導入に

よる毒性の変化は試験生物によって異なり，一定

の傾向は認められない。

3. NPAHsなど長期暴露試験の実施に危険性が伴う

物質の魚類に対する慢性影響評価には，コレステ

ロールペレット移植法を用いて，メス卵巣に移行

した化学物質の胚に及ぽす影響を見る方法が有効

である。

4. NPAHsが移行した魚類受精卵への毒性影轡を検

討した結果，ふ化率が最も感受性の高い指標であ

る。

5. 魚類に対する急性毒性値ど慢性毒性値を比較した

結果，慢性毒性値が急性毒性値よりも 5-500倍程

度小さい。

6. 1ーニトロピレンなど数種のNPAHsは，甲殻類の

遊泳を阻害する光毒性を有する。

7. 光照射による 1ーニトロピレンの褥性変化は主に

活性酸素種 (ROS)の生成が寄与している。

8. 1ーニトロピレンなどNPAHsを含む海水に光を照

射するとROSが生成し，細胞内の過酸化脂質の

増加など試験生物内の酸化ストレスが上昇する結

果，甲殻類の遊泳阻害に至る毒性誘導メカニズム

が想定される。

9. 1ーニトロナフタレン， 2-ニトロフルオレン，
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1,5ージニトロナフタレン，および6ーニトロクリ

センについては，光による毒性変化や慢性毒性値

の不確実性を考慮しても，現在の海水中濃度で海

産生物に影響を及ぼす可能性は低いと想定され

る。

10. 1ーニトロピレンについては光による毒性変化や

慢性毒性値の不確実性を考慮しても，現在の海水

中濃度で海産魚類の再生産や甲殻類に影響を及ぼ

す可能性は低いと想定されるが，海産生物，主に

藻類に影響を及ぽす可能性がある。

人類は様々な種類の化学物質を使用することにより

繁栄を続けているが使用済み化学物質やその分解物

は環境に移行し，様々な形で環境生態系に影響を及ぼ

している。本研究では，人類が莫大に使用する化石燃

料の使用時に発生する副産物に着目し．その中でも新

たに環境影響が懸念される物質群の一つと考えられる

NPAHsの海洋生態系への初期リスク評価を行い，今

回検討した物質の中では1ーニトロピレンが海洋環境

に及ぼすリスクが高いことを明らかにした。しかし，

化石燃料の使用時に発生する副産物の海洋生態系へ

の影響についてはナフタレンやピレンなど代表的な

PAHsについてはかなり研究が進んでいるものの．本

研究で研究対象としたNPAHsや水酸化PAHs,アルキ

ルPAHsなど芳香環に様々な官能基がついた物質群に

ついては，環境モニタリングおよび生物影響に関す

る情報が共に少なく， リスク評価が進まないままで

ある。本研究において検討した10種のNPAHsのうち

5種については環境水中濃度が報告されておらず， こ

れらのNPAHsの海洋環境に及ぼすリスクを評価でき

なかった。今後海洋環境に及ほすリスクを評価する

ため， NPAHsを含む芳香環に様々な官能基がついた

物質群の環境モニタリングを行うとともに，その他の

PAHs関連物質についても海産生物に及ぼす影響を検

討し， リスクが高い物質を早急に明らかにしていく必

要がある。本研究では栄養段階の異なる 4種の生物を

用いてNPAHsの急性毒性を検討したが生物の種類

により強い毒性を示す物質が異なることが示された。

PAHs関連物質についてはNPAHsと同様に生物の種

類により強い毒性を示す物質が異なる可能性があるこ

とから，これから生態毒性情報を集める際には栄養段

階の異なる複数の生物に対する毒性影響を検討する必

要がある。また， PAHs関連物質の中にはNPAHsと

同様に変異原性や発がん性を示す物質も含まれる。こ

うした物質についても本研究で確立したコレステロー

ルペレット移植法を用いることにより．長期暴露試験

の実施に伴う危険性を回避しつつ，魚類に対する慢性

影響評価を比較的簡便に行うことが可能である。本研

究では1ーニトロビレンなど数種のNPAHsは甲殻類の

遊泳を阻害する光毒性を有し，光照射による 1ーニト

ロピレンの毒性変化は主に活性酸素種 (ROS)の生成

が寄与することを明らかにした。この光照射による毒

性誘導メカニズムは光強度の強い光照射による甲殻類

の遊泳阻害や致死などの影響とほぼ同じメカニズムと

想定される。また，生体内の酸化ストレスの指標であ

る過酸化脂質は光強度依存的に生成するため，光強度

が強くなると毒性誘導が増す可能性が考えられる。干

潟など自然光の光強度が強い環境に生息する生物に対

するNPAHsの影響について，より詳細に検討する必

要があるといえる。本研究で得られた研究成果はこれ

までほとんど研究例のないNPAHsの海洋生態系に対

する環境影響評価に繋がるものであり，主に沿岸域の

海洋環境の保全に有益な情報となることが期待され

る。
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和文要旨

ニトロアレーン (NPAHs)は主に化石燃料の不完

全燃焼により非意図的に生成し，最終的には海域環境

に流入すると考えられており，海産生物に対する影響

が懸念されている。また， NPAHsと分子構造の近い

ピレン等の多環芳香族炭化水素は紫外線照射により，

海産生物に対する毒性が強まることが知られており，

太陽光によりNPAHsの環境に及ぽす影響が増大する

可能性が考えられる。そのため，生残，成長，再生産

などに対する一般的毒性に加えて，光条件を考慮し

たNPAHsの海産生物に対する毒性影響を明らかにし，

既報の環境中濃度と比較することで，現時点における

NPAHsの海洋生態系への初期リスク評価を行うこと

を目的とし，本研究を実施した。

栄養段階の異なる，海産藻類スケレトネマ，甲殻類

シオダマリミジンコ，魚類マミチョグおよびマコガレ

イを供試生物とし， 10種のNPAHsを被検物質として

急性毒性試験を行った結果，試験生物によって物質

ごとの感受性が異なり，生物の種類により強い毒性

を示す物質が異なることを明らかにした。 1ーニトロ

ナフタレンまたは1ーニトロピレンを含んだコレステ

ロールペレットを抱卵中のマミチョグメスの筋肉中に

打ち込み，受精卵への移行試験を実施した結果，抱卵

魚中の卵に化学物質を移行させる手法として，コレス

テロールペレット移植法の有効性を確認した。同手法

を用いて，被検物質が移行した受精卵への毒性影響

を検討した結果，いずれの物質もふ化率に最も顕著な

影響を及ぼし，受精卵中の被検物質濃度を基に慢性毒

性値を明らかにした。 NPAHsのシオダマリミジンコ

に対する毒性の光照射による変化について検討した結

果，検討した10種類のNPAHsのうち 9種類は，光照

射により毒性が強まった。毒性の変化を検討した物質

のうち， 1-ニトロピレンが最も光照射により毒性が

強まり，暗条件下と比較して明条件下で毒性が千倍以

上強まった。光照射による 1ーニトロピレンの毒性の

変化の原因について活性酸素種 (ROS)および光分解

物の発生の両面から検討した結果，毒性変化には主に

ROSの生成が寄与していることを明らかにした。

上記の試験で得られた毒性値または影響を及ぼ

す濃度と既報の環境水中濃度を比較し， NPAHsの

初期リスク評価を行った。その結果，環境水中濃

度が実測または推定されている 5種のNPAHsのう

ち， 4種については光による毒性変化や魚類に対する

慢性毒性値の不確実性を考慮しても，現在の海水中濃

度で海産生物に影響を及ぼす可能性は低いと想定され

るが， 1-ニトロピレンについては海産生物，主に藻

類に影響を及ぽす可能性があることを明らかにした。

本研究で得られた研究成果はこれまでほとんど研究例

のないNPAHsの海洋生態系に対する環境影響評価に

繋がるものであり，主に沿岸域の海洋環境の保全に有

益な情報となることが期待される。


