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要旨要旨要旨要旨    

 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事が知られてお

り，太陽光により NPAHs の環境に及ぼす影響が増大する可能性が考えられる．

そのため，生残，生長，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

う事を目的とし，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事を明らかにした．1-ニトロナフ

タレンまたは 1-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
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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-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事を明らかにした．

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ぼす可能性がある事を明らかにした．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．
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Summary 

Nitrated polycyclic aromatic hydrocarbons (NPAHs) are formed mainly by 

incomplete combustion of fossil fuels. Because NPAHs have become widely distributed 

in the environment, including aquatic systems, the toxicity of NPAHs 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 NPAHs. The toxicity of NPAHs to 

marine organisms photo-induced by solar irradiation is therefore also a concern. To 

clarify the toxicity of NPAHs to marine organisms and to assess the current risk of 

exposure of marine organisms to NPAHs, the author determined the effects of NPAHs 

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 NPAHs 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 nitro-PAHs varied 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 
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examined. The effectiveness of the pellet-implantation method was confirmed based on 

the transfer of nitro-PAHs 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 NPAHs 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 NPAHs 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 NPAHs for 

which concentrations in water have been reported or estimated. The influence of 

1-nitropyrene is a possible exception, 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 NPAHs. 
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第１章第１章第１章第１章    緒言緒言緒言緒言    

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，石油，石炭，天然ガス等の化石燃料，水力，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，そのうち石油，石炭，天然ガス等

の化石燃料は 87%を占めている（BP Statistical Review of World Energy 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（平成 25 年度エネル

ギーに関する年次報告）． 

莫大な量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

よび霧に溶ける事により，通常より強い酸性を示す現象（Likens and 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（Larssen and Carmichael, 2000）．水域や土壌を酸性

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（Likens et al.,1996）．さらにはコンクリートを溶かし，金属を酸化して建
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造物に被害を与えている（Reisener et 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, 2007a）．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浸食などにより様々な生

態系への影響が危惧されている（Walther et 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（NO2）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（Atkinson and 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
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た全ての環境に広く分布している（Bamford et al., 2003）．NPAHs の環境モニタ

リングは大気中濃度の調査例が多い（Bamford et al., 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 と共に大気中に存在し，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査例では，限定的ではあ

るものの海の底質（De Giorgio et al., 2010; Fernandez et al., 1992; Ozaki et al., 2010）

や，河川水（Ohe and Nukaya, 1996; Murahashi et al., 2001; Takahashi et al., 1995）

および海水（Murahashi et 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 －26,000 pg/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（Wislocki et al., 1986; Busby et al., 1988），一部の 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-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-
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ニトロフルフリリデンアミノ）-2-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-ニトロピレンの曝露に

より brown trout（Salmo trutta, Michelmore et al.,1998a）や mussel（Mytilus edulis L., 

Michelmore et al., 1998b）に DNA 損傷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，marbled flounder （Pseudopleuronectes 

yokohamae）に赤血球の異常などの遺伝毒性が誘導された（Bacolod et al., 2013a）．

6 種 NPAHs の marbled flounder （P. yokohamae）に対する生物濃縮係数

（bioconcentration factors, 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-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（Bacolod et al., 2013b）．水生生物に対する毒性影響については，

NPAHs の一種 1-ニトロナフタレンの fathead minnow（Pimephales promelas）に対

する急性毒性は9.0 mg/Lと報告されている（Curtis and 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ぼす影響を考える際には，水生生物に影響を及ぼす

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（Predicted No 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
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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（Atkinson and 

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，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事が重要

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

に対する毒性が強まる事が報告され（Pelletier et al., 1997），これらの光毒性は活

性酸素種（reactive oxygen species, ROS）が主な原因と考えられている（Fu et al., 

2012）．4-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

（Xia et al., 2013）ため，太陽光は NPAHs の環境影響に大きな影響を及ぼす可能

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，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事を目標にした． 
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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（P. 

promelas），common carp（Cyprinus carpio），ricefish （Oryzias latipes），guppy 

（Poecilia reticulata），bluegill（L. 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 1992a, b）． 
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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 （Lepomis macrochirus）と海産魚tidewater silverside （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（Dawson et al., 1975-76）．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，生物に及ぼ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（Leung et 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（Skeletonema costatum）が試験生物として

推奨されている．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（Tigriopus japonicus），スジエビモドキ（Palaemon serrifer），アシナガモエビ

モドキ（Heptacarpus futilirostris），クルマエビ（Marsupenaeus japonicus）が提案

されており，シオダマリミジンコ（T. japonicus）については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（Sillago japonica）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（Fundulus heteroclitus），
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ジャワメダカ（Oryzias javanicus）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（S. 

costatum），シオダマリミジンコ（T. japonicus），マミチョグ（F. heteroclitus）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 （ 1996 ）， 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., 2009）．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，入手した藻類株は独立行政法人水産総合研究センタ

ー瀬戸内海区水産研究所で継代培養し，試験に供する事ができる．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 Skeletonema marinoi-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 Skeletonema 

costatumと表記する． 

シオダマリミジンコはハルパクチクス目（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
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評価されている（Raisuddin et al.，2007）．日本沿岸の潮だまりから採取可能であ

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

ンコは独立行政法人水産総合研究センター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事ができる．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（Armstrong 

and 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（Burnett et al., 2007）．マミチョグは独立行政法人

水産総合研究センター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事ができる．そのため受精卵からの曝露試験など慢性毒性

影響を検討する事ができる． 

また，NPAHs の動態を考慮すると NPAHs は海の底質に蓄積する事が想定さ

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事が重要であ

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
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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

（Pleuronectes yokohamae）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

る独立行政法人水産総合研究センター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，試験に供する事ができる． 

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． 

 

1.3 被検物質の選定 

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
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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 Table 1.3-1 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共に，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て慢性毒性値を

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． 
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Table 1.3-1.NPAHs used for toxicity tests（IPCS，2003） 

CAS No. Chemical name Molecular structure 
Molecular 

weight 

Melting 

point (°C) 

Boiling point       

(°C) 

Water 

solubility 

(mg/L, 25 °C) 

logKow  

IARC 

categories a 

86-57-7 1-nitronaphthalene 

 

173.17 58–61.5  312 9.18 3.19 3 

607-57-8 2-nitrofluorene 

 

211.22 154–158 326 0.216 3.37 2B 

13177-28-1 3-nitrofluoranthene 

 

247.25 156–162 -b - b 5.15 3 

5522-43-0 1-nitropyrene 

 

247.25 151–152 472 0.017 4.69 2A 

7469-02-8 6-nitrochrysene 

 

273.29 208 - b - b 5.41 2A 

NO
2

NO2

NO2

NO2

NO
2
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Table 1.3-1 Continue. 

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

CAS No. Chemical name Molecular structure 
Molecular 

weight 

Melting point 

(°C) 

Boiling 

point       

(°C) 

Water 

solubility 

(mg/L, 25 °C) 

logKow
  

IARC 

categories 

605-71-0 1,5-dinitronaphthalene 

 

218.17 215–219 - b - b 2.58    - c 

5405-53-8 2,7-dinitrofluorene 
 

256.22 334 - b - b 3.35    - c 

75321-20-9 1,3-dinitropyrene 

 

292.25 295–297 - b - b 4.44    2B 

42397-64-8 1,6-dinitropyrene 

 

292.25 309–310 - b - b 4.44    2B 

42397-65-9 1,8-dinitropyrene 

 

292.25 299–300 - b - b 4.44    2B 

NO
2

NO
2

NO
2O

2
N

NO2

NO
2

NO2

NO
2

NO
2

NO
2
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第２章第２章第２章第２章    海産生物に対する急性毒性海産生物に対する急性毒性海産生物に対する急性毒性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

までに種々な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重要な柱となっている． 

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．わ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
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マ（Skeletonema costatum），甲殻類シオダマリミジンコ（Tigriopus japonicus）お

よび魚類マコガレイ（Pleuronectes yokohamae）およびマミチョグ（Fundulus 

heteroclitus）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，海産生物に対して強い毒性を示す物質を調

べると共に，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（Predicted No 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 実験材料および方法 

2.1.1 被検物質および試験液 

1-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，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-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
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験物質をDMSOでそれぞれ1-ニトロナフタレン100,000 mg/L，1,5-ジニトロナフ

タレン2,000 mg/L，2-ニトロフルオレン10,000 mg/L，2,7-ジニトロフルオレン

1,000 mg/L，3-ニトロフルオランテン5,000 mg/L，1-ニトロピレン5,000 mg/L，1,3-

ジニトロピレン200 mg/L，1,6-ジニトロピレン100 mg/L，1,8-ジニトロピレン100 

mg/L，6-ニトロクリセン500 mg/L，ナフタレン100,000 mg/L，フルオレン50,000 

mg/L，フルオランテン50,000 mg/L，ピレン50,000 mg/L，クリセン1,000 mg/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（Guillard and Ryther 1962）

又は砂，活性炭およびガラス繊維ろ紙（GFC filter, 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%致死濃度又は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2,000 µL/L

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-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（HCO40，
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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f/2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HCO40の合計濃度はそれぞれ1,000および 2,000 µL/L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HCO40がそれぞれ< 1 および

< 100 µL/L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HCO40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（S. costatum）を選定し，（独）国立環境研究

所から分譲された N-324 株を試験に供した．500 mL ガラス瓶に f/2 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 14 h 暗期 10 h，光合成光量子束密度

40-80 µmol/m2/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（T. japonicus）の親を瀬戸内海区水産研究所で継代培養し，以



 

18 
 

降継代培養した生物を用いた．1 L のガラス容器にろ過海水 800 mL を収容し，

軽くエアレーションしながら，明期 14 h 暗期 10 h，温度 20 ℃の条件で飼育し

た．餌として f/2 培地で培養したプラシノ藻の Tetraselmis tetratheleを餌として用

い，1 日おきに > 104 cells/mL の培養液を 5 mL 添加した．この培養液から，ナ

イロン網地（N-NO305T, 編み目サイズ 48 µm; NB80, 編み目サイズ 190 µm; 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いた． 

魚類の試験生物として，マミチョグ（F. heteroclitus）およびマコガレイ（P. 

yokohamae）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 ± 2 ºC（平均 ± 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 ± 3 ºC，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 1 mg）

および体重 73 ± 21 mg 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 φ 24 × 200 mm，容量 64 mL のネジ口試験管を用い，試験溶液は 30 mL の
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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 104 cells/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 Table 2.1-1 および

Table 2.1-2 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．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 2 mL をいれたガラス製

秤量瓶（φ25×25ｍL，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 2.1-1 および Table 2.1-2

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 HCO-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



 

20 
 

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，

付属肢を動かす事ができても 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 ガラス製ネジ口三角フラスコに活性炭ろ過海水 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

まし油HCO-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 10 µL

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 5 L 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 71 mg）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 10 mL 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，Table 2.1-3 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． 
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Table 2.1-1. Nominal and actual concentrations in toxicity tests using an alga Skeletonema costatum and a crustacean Tigriopus japonicus. 

Organism S. costatum  T. japonicus 

dispersant -  +  - 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual  

concentration b, c   

(µg/L) 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual  

concentration b, d 

(µg/L) 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual 

 concentration b, d  

(µg/L) 

1-nitronaphthalene 
700–2,800 (√2) 

700–2,800 (√2) 

540–1,500 (52–77) 

290–1,600 (39–68) 

 3,100–50,000 (2) 

3,100–50,000 (2) 

2,700–46,000 (85–93) 

2,300–51,000 (74–101) 

 1,560–50,000 (2) 

1,560–50,000 (2) 

46–2,900 (3.0–5.3) 

140–3,200 (5.1–8.8) 

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

3-nitrofluoranthene 
2.5–40 (2) 

2.5–40 (2) 

0.34–3.9 (6.1–14) 

0.29–5.5 (6.6–14) 

 
2,500 e 1,600 (63) e 

 
2,500 e 38 (1.5) e 

1-nitropyrene 
2.0–8.0 (√2) 

2.0–8.0 (√2) 

0.20–1.8 (5.5–23) 

0.21–1.5 (5.9–18) 

 156–2,500 (2) 

156–2,500 (2) 

120–2,400 (77–97) 

110–3,200 (71–130) 

 
2,500 e 44 (1.8) e 

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

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

2,7-dinitrofluorene 330 e 27 (8.1) e  500 e 120 (24) e  500 e 16 (3.2) e 

1,3-dinitropyrene 67 e 3.5 (5.2) e 
 6.25–100 (2) 

6.25–100 (2) 

2.1–65 (33–65) 

3.7–65 (46–65) 

 
100 e 2.0 (2.0) e 

1,6-dinitropyrene 33 e 0.28 (0.86) e 
 3.13–50 (2) 

6.25–50 (2) 

0.08–19 (2.5–48) 

0.60–20 (9.6–49) 

 
50 e 0.84 (1.7) e 

1,8-dinitropyrene 33 e 0.44 (1.3) e 
 3.13–50 (2) 

6.25–50 (2) 

0.13–25 (4.2–60) 

0.81–24 (13–49) 

 
50 e 1.6 (3.1) e 

-: toxicity test conducted without dispersant, +: toxicity test conducted with dispersant. a 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 0 and 72 h. d Average concentration shown is the geometric mean of actual concentrations at 0 and 24h. e Limit test was carried out at shown concentration. 
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Table 2.1-2. Nominal and actual concentrations in toxicity tests using an alga Skeletonema costatum 

and a crustacean Tigriopus japonicus. 

Organism S. costatum  T. japonicus 

dispersant -  + 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual  

concentration b, c  

(µg/L)  

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual  

concentration b, d 

(µg/L) 

Naphthalene 
30–3,000 (√10) 

30–3,000 (√10) 

18–1,700 (55–77) 

13–1,500 (43–51) 

 
3,100–50,000 (2) 

3,100–50,000 (2) 

79–1,700 (1.8–4.1) 

140–2,500 (3.6–7.8) 

Fluorene 
100–1,600 (2) 

100–1,600 (2) 

37–530 (33–50) 

41–360 (22–41) 

 500–8,000 (2) 

500–8,000 (2) 

20–2,800 (6.3–35) 

11–1,600 (2.2–20) 

Fluoranthene 
100–1,600 (2) 

100–1,600 (2) 

14–38 (2.4–14) 

16–54 (3.4–16) 

 130–2,000 (2) 

130–2,000 (2) 

5.5–620 (3.9–31) 

1.1–240 (0.89–12) 

Pyrene 
25–400 (2) 

25–400 (2) 

4.0–25 (6.2–16) 

1.9–9.1 (2.3–7.6) 

 130–2,000 (2) 

130–2,000 (2) 

2.4–610 (2.0–38) 

3.3–600 (2.6–30) 

Chrysene 330 e 1.4 (0.42) e  500 e 370 (74) e 

-: toxicity test conducted without dispersant. +: toxicity test conducted with dispersant.  
a 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 0 and 72 h. d Average 

concentration shown is the geometric mean of actual concentrations at 0 and 24h. e Limit test was 

carried out at shown concentration. 
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Table 2.1-3. Nominal and actual concentrations in fish toxicity tests using Pleuronectes yokohamae and Fundulus heteroclitus. 

Organism P. yokohamae  F. heteroclitus 

Dispersant -  +  - 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual 

concentration b, c   

(µg/L) 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual 

 concentration b, c  

(µg/L) 

 Nominal 

concentration a 

(µg/L) 

Actual  

concentration b, c  

(µg/L) 

1-nitronaphthalene 
250–4,000 (2) 

250–4,000 (2) 

220–2,100 (47–86) 

200–2,100 (42–78) 

 1,500–24,000 (2) 

1,500–12,000 (2) 

130–3,500 (9–15) 

160–1,500 (11–12) 

 500–8,000 (2) 

500–8,000 (2) 

150–2,400 (28–33) 

270–4,800 (52–60) 

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

3-nitrofluoranthene 10,000 d 4.6 (0.046) d 
 500–4,000 (2) 

500–4,000 (2) 

8.0–230 (1.6–11) 

2.4–230 (2.4–11) 

 
5,000 d 0.10 (0.002) d 

1-nitropyrene 10,000 d 16 (0.16) d 
 625–5,000 (2) 

500–4,000 (2) 

48–850 (4.3–17) 

34–280 (2.7–6.9) 

 
5,000 d 0.21 (0.0047) d 

6-nitrochrysene 1,000 d 2.9 (0.29) d  500 d 3.3 (0.67) d  500 d 0.033 (0.007) d, e 

1,5-dinitronaphthalene 4,000 d 64 (1.6) d  2,000 d 400 (20) d  2,000 d 38 (1.9) d 

2,7-dinitrofluorene 2,000 d 6.1 (0.31) d  1,000 d 27 (2.7) d  1,000 d 0.86 (0.086) d 

1,3-dinitropyrene 400 d 0.57 (0.29) d  200 d 83 (42) d  200 d 0.51 (0.25) d, e 

1,6-dinitropyrene 200 d 0.56 (0.56) d  100 d 4.4 (4.4) d  100 d 0.11 (0.11) d, e 

1,8-dinitropyrene 200 d 0.49 (0.49) d  100 d 7.1 (7.1) d  100 d 0.16 (0.16) d, e 

-: toxicity test conducted without solvent, +: toxicity test conducted with solvent. a 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 0 and 96h. d 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. 
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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

（Negative Chemical Ionization, NCI）を用いた測定法（Albinet et 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（Electron Ionization, 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（GFC filter, GE Healthcare）でろ過し，得られたろ液にサロゲート溶液 50 µL

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 50 µL を添加して窒素気流下で 0.1 又は 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-ニトロナフタレン-d7，1,5-ジニトロナフタレン-d6，2-ニトロフルオレン-d9，1-

ニトロピレン-d9，6-ニトロクリセン-d11 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-d9 の 1 mg/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-d8，アント

ラセン-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-d10 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; 

Yokogawa Analytical Systems，東京）を用い，NCI で測定モードを SIM（Selective 
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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 210℃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-ジニトロナ

フタレン（165, 211），2-ニトロフルオレン（165, 211），2,7-ジニトロフルオレン

（163, 256），3-ニトロフルオランテン（200, 292），1-ニトロピレン（201, 247），

1,3-ジニトロピレン（200, 292），1,6-ジニトロピレン（200, 292），1,8-ジニトロピ

レン（200, 292），6-ニトロクリセン（226, 273），1-ニトロナフタレン-d7（180），

1,5-ジニトロナフタレン-d6（224），2-ニトロフルオレン-d9 （220），3-ニトロフル

オランテン-d9 （256），1-ニトロピレン-d9 （256），6-ニトロクリセン-d11 （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-d8（136），フルオレン-d10 

（176），アントラセン-d10 （188），ピレン-d10 （212），クリセン-d12 （240）と
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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 2.1-1，Table 2.1-2，Table 2.1-3）．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（Table 2.1-3）． 

 

2.1.7 統計解析 

藻類成長阻害試験における 72 時間の 50 ％生長阻害濃度（72-h EC50）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 SPSS 14.0J 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-h EC50）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-h LC50）はそれぞれ遊泳阻害

率又は死亡率と被検物質濃度から trimmed Spearman-Karber 法（Hamilton et 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

Trimmed Spearman–Karber Program（Ver. 1.5）を用いた． 
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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-ニトロナフタ

レン，3-ニトロフルオランテン，および 1-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-h EC50）はそれぞれ 1300，2.1，および 0.53 µg/L

であった（Table 2.2-1）．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 2.2-1）．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-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-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-h EC50）はそれぞれ 5,200，690，14，3.5，および 4.2 

µg/L であった（Table 2.2-1）．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-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-h LC50）はそれぞれ 730，

170，および 170 µg/L であった（Table 2.2-1）．その他の NPAHs については，試
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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-ニトロピレンが最も強い毒性（72-h EC50：0.53 

µg/L）を示した（Table 2.2-1）．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-ジニトロピレン（24-h EC50：3.5 

µg/L）が，マミチョグに対しては 3-ニトロフルオランテンおよび 1-ニトロピレ

ン（96-h LC50：170 µg/L）が，それぞれ強い毒性を示した（Table 2.2-1）．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-h EC50：

5,200 µg/L および 96-h LC50：730 µg/L）は，助剤を用いない場合（24-h EC50：

730 µg/L および 96-h LC50：1,100 µg/L）のそれぞれ 8 倍および半分程度であっ

た（Table 2.2-1）．1,5-ジニトロナフタレンおよび 2,7-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（Table 2.2-1）． 

 

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 回のみ急性毒
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性値が得られ，それらの 72-h EC50 はそれぞれ 1,300 および 490 µg/L であった

（Table 2.2-2）．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 29 µg/L であった（Table 

2.2-2）．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 2.2-2）． 

 

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-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（Table 2.2-1）．そのため，助剤添加による

1-ニトロナフタレンの毒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-ニトロナフタレンの

fathead minnow（Pimephales promelas）に対する毒性値 96-h LC50（半止水式暴露
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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（1,900–4,600 

µg/L）および実測濃度を基にした毒性値（560–1,100 µg/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 17.3 mg/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基にした毒性値（13,000–

24,000 µg/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-ニトロナフタ

レンの 72-h EC50がそれぞれ 1,300 - >1,700および 1,200 - 1,400 µg/Lとなり（Table 

2.2-1, Table 2.2-2），毒性値はほぼ同等であった．フルオランテンについてはフル

オランテンおよび 3-ニトロフルオランテンの 72-h EC50 がそれぞれ>54 および

1.7 - 2.5 µg/L となり（Table 2.2-1, Table 2.2-2），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->0.44 µg/L となり（Table 2.2-1, Table 2.2-2），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（Table 2.2-1）． 
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Table 2.2-1.. Mean acute toxicity concentrations (lower, 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. heteroclitus P. yokohamae PNEC 

(ng/L) 

PEC 

(ng/L)  72-h EC50 (µg/L) 24-h EC50 (µg/L) 96-h LC50 (µg/L) 96-h LC50 (µg/L) 

Chemical - + - + - -   

1-nitronaphthalene 
1,200 (1,100-1,400) 

1,400 (140-2,700) 

4,800 (3,700-6,300) 

5,600 (4,600-6,900) 

600 (470-760) 

850 (610-1,190) 

560 (490-640) 

890 (730- 1,100) 

1,100 (870-1,390) 

1,090 (890-1,340) 

830 (630-1,060) 

710 (580-870) 
5,600 11.7 

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

3-nitrofluoranthene 
1.7 (1.2-2.4) 

2.5 (1.8-3.9) 
>1,000 >38 

150 (67-350) 

190 (73-510) 
>0.10 a >4.6 17 N.R. 

1-nitropyrene 
0.42 (0.38-1.38) 

0.64 (0.52-0.84) 

680 (470-1,000) 

700 (550-870) 
>44 

290 (160-520) 

45 (41-50) 
>0.21 >16 4.2 1.0 

6-nitrochrysene >13 >200 >4.8 >3.3 >0.033 a >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) 

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

1,6-dinitropyrene >0.28 
3.3 (2.1-5.2) 

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

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

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

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. 
a, 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 . 
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Table 2.2-2. Mean acute toxicity concentrations (lower, 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 T. japonicus F. heteroclitus 

 72-h EC50 (µg/L) 24-h EC50 (µg/L) 96-h LC50 (µg/L) a 

Chemical - + + 

Naphthalene 
>1,700 

1,300 (1,100-1,700) 

870 (590-1,300) 

930 (120-7,100) 
1700 

Fluorene 
490 (470-510) 

>360 

630 (340-1,200) 

540 (320-890) 
- 

Fluoranthene >54 
15 (9.2-25) 

40 (26-61) 
- 

Pyrene >25 
36 (24-52) 

21 (14-33) 
310 

Chrysene >13 >370 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.  
a, Kakuno et al., 2006. 
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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-ニトロナフタレンの 24-h EC50がそれぞれ 870 - 930および 4,800 - 5,600 

µg/L となり（Table 2.2-1, Table 2.2-2），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-h EC50 がそれぞれ 21-36，680- 700

および 3.3 - 14 µg/L となり（Table 2.2-1, Table 2.2-2），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． 

魚類マミチョグに対する毒性値の比較には，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 1-ニトロナフタレンの 96-h LC50がそれぞれ 1,700および 560 - 890 µg/L

となり（Table 2.2-1, Table 2.2-2），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-h LC50 がそれぞれ 310，45-290 および> 4.4 - > 83 µg/L となり（Table 2.2-1, 

Table 2.2-2），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毒性の変
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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 0.33–0.36 µg/L（1.0–1.1 nmol/L, 

Walsh et al. 1985）， 5.2 ± 0.5 µg/L（14 ± 2 nmol/L, 堀ら，2001），および 17.2–23.8 

µg/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-ニトロナフタレン，3-ニトロフルオランテン，1-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 1 mg/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（Acute I）に分類された（OECD 2001）．1-ニトロナフタレンの fathead 

minnow（Pimephales promelas）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 9.0 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（1,900–4,600 µg/L）および実測濃度（560–1,100 µg/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

（Table 2.2-1）． 
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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（Table 

2.2-1）． 

河川中および海水中における 1-ニトロピレンの最高検出濃度はそれぞれ淀川

において 1,000 pg/L（4,000 fmol/L，Ohe and Nukaya 1996）および日本海において

0.5 pg/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，Yaffe et 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ない）の 1-ニトロピレン濃度を 2.9 

ng/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-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-ニト

ロピレンの PNEC は 4.2 ng/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-ニトロナフタレンおよび1,5-ジニトロナフタレンの河川中濃

度はそれぞれ3.7 ng/Lおよび10 ng/Lと報告されている（高橋ら，1995)．Yaffe et al.
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（2001）は環境動態モデルを用いてカリフォルニア水中の1-ニトロナフタレンお

よび2-ニトロフルオレン濃度をそれぞれ1.0 ng/Lおよび2.2 ng/Lと推定した．また，

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-

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11.7 

ng/L，8.7 ng/L，および0.11 ng/Lと推定した．今回推定した1-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-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-ニトロフルオレン，

1,5-ジニトロナフタレン，および6-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ぼす可能性は低いと考えられる．3-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-ジニトロピレン，お

よび1,8-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事はできなかった． 

 

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
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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-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-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-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ぼす影響を評価する事はでき
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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． 
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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事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

生物を用いた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（Daphnia 

magna）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
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されている．海産甲殻類を用いた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

ジンコを用いた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）． 

魚類では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，1992）．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 fathead minnow （Pimephales promelas）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 fathead minnow 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 （Rand et 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, 1992）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（Rand et 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（Hutchinson et al.,1994；Ward, 1995；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
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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（Fundulus heteroclitus）

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事が可能である（Crim et 

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共に，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-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-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，
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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ぼす影響を検討し，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. 実験材料および方法 

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-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 度以上に暖めて液化したココア

バターに 1-ニトロナフタレンまたは 1-ニトロピレンを溶解した．1-ニトロナフ

タレンおよび 1-ニトロピレンはそれぞれ 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-ニトロナフタレンココアバター溶液，および 0.5 または 5 g/L の 1-ニトロ

ピ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 200 mg の上
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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 1.8 mg 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-ニトロナフタ

レンが平均 30 または 300 µg，または 1-ニトロピレンが平均 1.5 または 15 µg 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（Fundulus heteroclitus）

を用いた．継代飼育条件は前述（18 ページ）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 ± 0.30 g（平均 ± 

標準誤差）および再生産毒性試験では，体重 22 ± 0.89 g 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 40 L の水位になるよう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）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 ± 0.59 °C，溶存酸素；7.1 ± 0.20 mg/L，飽和酸素度；> 90 %，pH；7.7 ± 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
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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-ニ

トロナフタレンが平均 300 µg，又は 1-ニトロピレンが平均 15 µg 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 14 日目にそれぞれ 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 40 L 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
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ナフタレン移植試験では，排卵するメス 1 尾にそれぞれ 300 µg 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-ニトロナフタレンの総量は高移植区で 1 尾あたり 1200 µg，低移植区

で 1 尾あたり 60 µg であった．1-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 15 µg 含有したペレットを 4 個ずつ（高移植区），1.5 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-ニトロピレンの総量は高移植

区で 1 尾あたり 60 µg，低移植区で 1 尾あたり 3 µg 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-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. 

3.1-1 に示した．胚正常発生率は（正常な卵の数）/（観察した卵の数）×100 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

濃度より比較的高く，NPAHs による影響を強く受けることが考えられたため，
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1-ニトロナフタレンおよび 1-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（160 × 230 mm; 編み目サイズ 100 µm）と

フロートで作製し，60 L 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-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 Table 3. 2-3.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 ± 0.12 °C，溶存酸素；

6.8 ± 0.24 mg/L，飽和酸素度；> 90 %，pH；7.8 ± 0.018 であった． 
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Fig. 3.1-1 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, 0.2 mm. 
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3.1.4 被検物質分析 

魚体中 NPAHs 濃度の測定は前述（24-26 ページ）の NCI を用いた測定法

（Albinet et al. 2006, Kawanaka et al. 2007）を魚体用に改変して測定した．湿重量

1 g の魚体，卵巣，および卵のサンプルにサロゲート溶液 50 µL 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，400×g 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 20 mL を加えて水洗した後，400×g 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 5 mL で再抽出して 400×g 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 10 mL で洗浄したシリカ

カラム（Supelclean LC-Si, Sigma-Aldrich，St. Louis, 米国）に添加した．このカラ

ムをヘキサン 18.5 mL で洗浄後，2 %（v/v）ジエチルエーテルヘキサン 10 mL

で NPAHs を溶出した．抽出液に内部標準溶液 50 µL を添加した後，抽出液を 0.1

又は 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

（24-26 ページ）で実施した．1-ニトロナフタレンおよび 1-ニトロピレンの定量

下限値はそれぞれ 0.05 および 0.02 ng/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-d7 および 1-ニトロピレン-d9 の 1 mg/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-d9 の 1 mg/L ヘキサン溶液を

それぞれ用いた．1-ニトロナフタレン-d7 および 1-ニトロピレン-d9 のサロゲー

ト回収率はそれぞれ 83 ± 3.7 および 72 ± 3.3 %であった． 
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3.1.4 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 Microsoft Excel 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-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-ニトロナフタレン 300 µg を含むコレステロールペレ

ット移植後の卵巣および魚体中の 1-ニトロナフタレン濃度は 1 日目に卵巣中濃

度 319 ± 72.4 ng/g wet wt.および魚体中濃度 606 ± 20.3 ng/g wet wt.と最も高くなり，

移植 14 日後には卵巣中濃度 89.5 ± 21.8 ng/g wet wt.および魚体中濃度 37.1 ± 3.37 

ng/g wet wt.まで減少した（Fig. 3.2-1 a）．対照区では, 全期間を通じて卵巣および

魚体中 1-ニトロナフタレン濃度は 1.8 ± 0.083 ng/g wet wt.および 0.79 ± 0.058 ng/g 

wet wt.で大きく変動せず，その濃度比は 2.51 ± 0.24 であった．1-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 ± 0.12，0.36 
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± 0.14，1.31 ± 0.18，1.11 ± 0.10，2.80 ± 1.01，および 2.37 ± 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-ニトロピレンコレステロールペレット移植区（以降，1-ニトロピレン移植

区）における，1-ニトロピレン 15 µg を含んだコレステロールペレット移植後の

卵巣中 1-ニトロピレン濃度は移植 1日目 0.28 ± 0.029 ng/g wet wt.から 4日目 2.28 

± 0.64 ng/g wet wt.まで上昇して最も高くなり，移植 14 日後には 0.89 ± 0.13 ng/g 

wet wt.まで減少した（Fig. 3.2-1 b）．1-ニトロピレン移植区における，魚体中 1-

ニトロピレン濃度は移植 1 日目 7.71 ± 1.07 ng/g wet wt.から 2 日目 7.76 ± 2.90 

ng/g wet wt.まで上昇して最も高くなり，移植 14 日後には 2.26 ± 1.40 ng/g wet wt.

まで減少した（Fig. 3.2-1 b）．対照区では, 全期間を通じて卵巣および魚体中 1-

ニトロピレン濃度は 0.12 ± 0.029 ng/g wet wt.および 0.11 ± 0.021 ng/g wet wt.で大

きく変動せず，その濃度比は 0.98 ± 0.088 であった．1-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 

± 0.0092，0.11 ± 0.032， 0.64 ± 0.19，0.62 ± 0.40，0.52 ± 0.20，および 0.90 ± 0.45

で経日的上昇が認められ，移植後 14 日後には移植区の濃度比が対照区のそれと

同等となった． 
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Fig. 3.2-1 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.
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3.2.2. 再生産毒性試験 

1-ニトロナフタレン低移植区においては，移植後 1 および 2 週目の 1-ニトロ

ナフタレンの卵中濃度（447 および 666 ng/g wet wt.）が 3 および 4 週目（158 お

よび 102 ng/g wet wt.）よりも高かった（Table 3. 2-1）．対照区の胚正常発生率が

15.0 ± 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（Table 3. 2-2）．ペレット移植により 1-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 ± 2.7 %）が対照区（67 ± 4.7 %）

に比べて有意に低かった．ふ化日数，孵化後 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（Table 3. 2-3）． 

1-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-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 202 

ng/g wet wt.）よりも高かった（Table 3. 2-1）．高移植区の胚正常発生率（4.2 ± 3.2 %）

は，移植後 1 週目に対照区（67 ± 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（Table 3. 2-2）．ペレット

移植により 1-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 ± 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，孵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-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

った指標はふ化率であり，この指標をもとに卵中実測濃度（447 ng/g wet wt）か

ら LOEC を算出すると 447 ng/g wet wt であった． 
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1-ニトロピレン低移植区においては，移植後 1 および 2 週目の 1-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（Table 3. 2-1）．低移植区の胚正常発生率（22.1 ± 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 

± 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（Table 3. 2-2）．

ペレット移植により 1-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 ± 11 %）は対照区（77 ± 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（Table 3. 2-3）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

（Table 3.2-3）．骨格異常個体は低移植区で 2 個体認められた． 

1-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-ニトロピレ

ンの卵中濃度（958 および 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（Table 3. 2-1）．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-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 ± 1.4 %）

は対照区（41.4 ± 9.5%）よりも有意に低かった（Table 3. 2-2）．ペレット移植に

より 1-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
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られ，高移植区のふ化率（52 ± 3.7 %）が対照区（77 ± 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（Table 3.2-3）．1-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344 ng/g wet wt.

であった． 
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Table 3. 2-1. 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) 

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

1 week 2 weeks 3 weeks 4 weeks 

1-nitronaphthalene test      

Control group a – 103 39.6 7.3 8.2 

Low-exposure group b 600 447 666 158 102 

High-exposure group c 12,000 273,000 567 343 202 

1-nitropyrene test      

Control group a – 0.03 0.04 0.03 0.02 

Low-exposure group d 30 344 281 98.1 199 

High-exposure group e 600 958 62.4 1,810 34.0 
a Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet without addition of the nitro-PAHs. 
b Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 60 µg 1-nitronaphthalene. 
c Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 1200 µg 1-nitronaphthalene. 
d Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 3 µg of 1-nitropyrene. 
e Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet containing 60 µg 1-nitropyrene
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Table 3. 2-2. 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 4 weeks Average a 

1-nitronaphthalene test          

Control group b 188 (558) 25 (160) 8 (155) 6 (107) 33.7 15.6  5.2  5.6 15.0 ± 6.7 

Low-exposure group c 96 (1338) 10 (204) 2 (124) 6 (202)  7.2  4.9  1.6  3.0 4.2 ± 1.2 

High-exposure group d 5 (510) 42 (296) 1 (135) 5 (164)  1.0 14.2  0.7  3.0 4.2 ± 3.2 

1-nitropyrene test          

Control group b – g 47 (122) 46 (173) 101 (171) – g 38.5 26.7 59.1 41.4 ± 9.5 

Low-exposure group e – g 14 (60) 21 (143) 50 (173) – g 23.3 14.7 28.9 22.1 ± 4.2 

High-exposure group f – g 27 (137) 29 (127) 37 (211) – g 19.9 22.8 17.5 20.0 ± 1.4 h 
a Data are expressed as means ± standard error. 
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 60 µg 1-nitronaphthalene. 
d Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 1200 µg 1-nitronaphthalene. 
e Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 3 µg 1-nitropyrene. 
f Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 60 µg 1-nitropyrene. 
g The number of eggs was not counted. 
h Significantly different from the control value (P < 0.05).
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Table 3. 2-3. 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 

 

Total no. of 

embryos used 

Conc. of test 

chemical in 

embryos (µg/g wet 

wt.) 

Hatchabilit

y (%) 
Days to hatch 

Survival at 

4 weeks 

(%) 

Growth at 4 weeks 

Body weight 

(mg) 

Total length 

(mm) 

1-nitronaphthalene 

test  

 

 

 

   

Control group b 60 0.103 67 ± 4.7 11.3 ± 0.325 89 ± 5.2 30.1 ± 0.619 14.8 ± 0.239 

Low-dose group c 60 0.447 33 ± 2.7 g 12.2 ± 0.668 83 ± 12 40.7 ± 4.90 14.7 ± 0.656 

High-dose group d  5 273 40 h 10.5 h 100 h 59.3 ± 11.3 h 17.5 ± 1.01 h 

1-nitropyrene test        

Control group b 52 0.00005 77 ± 4.4 11.8 ± 0.287 88 ± 5.7 39.6 ± 2.44 13.9 ± 0.257 

Low-dose group e 52 0.344 52 ± 11 11.9 ± 0.234 93 ± 4.8 41.2 ± 3.64 14.6 ± 0.279 

High-dose group f 52 0.958 52 ± 3.7 g 11.4 ± 0.142 97 ± 3.1 42.6 ± 4.04 14.3 ± 0.448 
a Data are expressed as means ± standard error. 
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 60 µg 1-nitronaphthalene. 
d Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 1200 µg 1-nitronaphthalene. 
e Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 3 µg 1-nitropyrene. 
f Eggs obtained from 10 ovulated fish, each implanted with a pellet with 60 µg 1-nitropyrene. 
g Significantly different from the control value (P < 0.05). 
h Data insufficient for use in the statistical analysis.
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Table 3. 3-1. 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 

concentration in eggs (ng/g wet) 

Ratio of 

concentration 

in ovary to that 

in fish body a 

Reported 

BCF 

(L/kg) 

Toxicity values based on 

concentration in water (µg/L) b PEC 

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

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. 
a The ratio of concentration in the ovary to that in the fish body in the control group in Nitro-PAH 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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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-ニトロナフタレンあるいは 1-

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（Table 3. 

2-1）．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（Table 

3. 2-1）．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（Walker et 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響を評価できるが，数ヶ月以上化

学物質を曝露し続ける事が必要である．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，1992）に準じると最長でふ化後 60
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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事ができる．

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（Table 3. 2-1）．

1-ニトロナフタレンおよび1-ニトロピレンの大阪湾二枚貝中濃度はそれぞれ438 

-5222 および < 2.5 -305 pg/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-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（Table 3. 2-2）ため，魚卵巣中の高濃度

1-ニトロナフタレンは卵の成熟に影響を及ぼす事が示唆された．4 週間の再生産

毒性試験では，胚正常発生率が 1-ニトロピレン高移植区において有意に減少し
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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（Table 3. 2-2）．

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-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 396 nmol/g wet wt.， 

1-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 2.90 nmol/g 

wet wt.であった．1-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-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-ニトロピレンの方が強いものと推測される． 

1－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-ニトロピレン

試験における対照区よりも低かった（Table 3. 2.-2）．この結果は 1-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事を示

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-ニトロ

ピレンおよび 1-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． 
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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

（Table 3. 2-3）．1-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事を反映していると考

えられる．1-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-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 3. 2-2, Table 3. 2-3）．そのため，化学物質が卵巣を経由し胚へ移行する事

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 Lake trout （Salvelinus namaycush）の卵巣中に

おける 11 種 NPAHs（1-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-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）の合計濃度は 0.81-130 pg/g wet wt.であり，魚体中に

おける 9 種 NPAHs（1-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-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-ニトロビフェニルおよび 9-ニトロフェ
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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

に低く，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-ニトロナフタレンおよび 1-

ニトロピレンの濃度比は 2.51 ± 0.24 および 0.98 ± 0.05 であった（Fig. 3.2-2 a,b）．

これらの事から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-ニトロナフタレンおよび 1-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． 

LogKowから推測された 1-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（Yaffe et al. 2001）．卵中濃度を基に

した 1-ニトロナフタレンの LOEC（LOEC, 0.447 µg/g wet wt.）を，NPAHs 移行試



 

64 
 

験における対照区の卵巣および魚体中 1-ニトロナフタレンの平均濃度比 2.51 

（Fig. 3.2-2a）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（93.3 L/kg）で除すと水中濃度の LOEC が 1.9 µg/L と推測できる

（Table 3. 3-1）．1-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 3.7 

ng/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（Yaffe et al. 2001）およびミシガン湖水中（Huang and 

Batterman, 2014）の 1-ニトロナフタレン濃度はそれぞれ 1.0 および 11.7 ng/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（Table 3. 3-1）．1-

ニトロナフタレンの NOEC が上記水中 LOEC 推定値 1.9 µg/L の 1/1000 であるこ

とは考えにくく，むしろ 1.9 µg/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-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 Lake trout（Salvelinus namaycush）の卵巣中 1-ニトロナ

フタレン濃度は 0.03-2.19 pg/g wet wt. （Huang 2014）であり，卵中濃度を基にし

た 1-ニトロナフタレンの LOEC（LOEC, 0.447 µg/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ぼす 1-ニトロナフタレンのリスクは

低いものと考えられる． 
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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 71-151 L/kg の範囲（Bacolod et al., 2013a）で

あり，biomagnification factor（BMF）は 0.008 （Bacolod et al., 2013b） であった．

1-ニトロピレンの卵中濃度を基にした NOEC および LOEC （NOEC, 0.344 µg/g 

wet wt.; LOEC, 0.958 µg/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-ニトロピレンの濃度比の平均値 0.98 （Fig. 3.2-2b）

で除し，さらに上記（Bacolod et al., 2013a）の生物濃縮係数の平均値（111 L/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 8.8 

µg/L と推測できる（Table 3. 3-1）．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 1 ng/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（2.9 ng/L, Yaffe et al. 2001）および

ミシガン湖水中の 1-ニトロピレン濃度（0.17 ng/L，Huang and Batterman, 2014）よ

り千倍以上高かった（Table 3. 3-1）．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回っている．

また，ミシガン湖で採取された Lake trout（Salvelinus namaycush）の卵巣中 1-ニ
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トロピレン濃度は< 0.002-87.61 pg/g wet wt.（Huang 2014）であり，卵中濃度を基

にした 1-ニトロピレンの NOEC および LOEC （NOEC, 0.344 µg/g wet wt.; LOEC, 

0.958 µg/g wet wt.）より 3 桁以上低い濃度であった．以上の事から，現在の所，

1-ニトロナフタレンおよび 1-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-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共に，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

生残に及ぼす影響を検討した． 

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ぼ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
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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-ニトロナフタレンおよび 1-ニトロピ

レンが魚類再生産に及ぼ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（Fu et al., 2012）．4-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（Xia et al., 2013）ため，太陽光は NPAHs の環境影響

に大きな影響を及ぼす可能性がある．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． 
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第４章第４章第４章第４章    海産生物に対する毒性の光照射による変化海産生物に対する毒性の光照射による変化海産生物に対する毒性の光照射による変化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 UVA 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（Newsted and 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（reactive oxygen 

species, ROS）や PAH 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（Fu et 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（Ibuki and Goto, 2012），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ィスムターゼ（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（D2O）により誘導が強

まった（Xia et al., 2006）． 

4-ニトロピレンや 6-ニトロベンゾ[a]ピレンなど数種の NPAHs に，紫外光（UV）
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の一部 UVA 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（Xia et 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 NaN3 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（Xia et al., 2013），また，光強

度依存的に過酸化脂質が生成した（Xia et al., 2013）．これらの事から，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 PM 2.5 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

（Skeletonema costatum），甲殻類シオダマリミジンコ（Tigriopus japonicus），およ

び魚類マミチョグ（Fundulus heteroclitus），マコガレイ(Pleuronectes yokohamae)

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（F. heteroclitus）を用いて，慢性毒性試験の代替法としてコレス
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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事から，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-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．光毒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-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



 

71 
 

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-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. 実験材料および方法 

4.1.1 被検物質および試験生物 

1-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-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-ニトロピレンは東京化成工業（東京）から，1-ヒド

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500 µl/Lとした． 
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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前述の方法（17-20 ページ）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 400-700 nm），UV（波長 280-400 nm），

および UV-B（波長 280-320 nm）の光強度はそれぞれ 12，0.019 および< 0.001 W/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 400-700 nm），UV（波長 280-400 

nm），および UV-B（波長 280-320 nm）の光強度はそれぞれ 41，0.072 および< 0.001 

W/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/m2） / （W/m2） お

よび 54 lux / （µmol/s/m2）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（Solarmeter models 
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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 180-480 W/m2 と報告されている（IPCC, 2001）．

ASTM G173-03 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（400-700 nm），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 77.4-206 W/m2

および 7.20-19.2 W/m2 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 0.10-5.73 /m の

範囲（Morris et al., 1995）で，UVA の 10 %照射深度は 0.3-46 m の範囲（Tedetti and 

Sempe´re´, 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 1 m 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 

Iz = I0 e
-az          （1） 

で表せる．ここで Iz は水深 Zm における光強度，I0 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 1 m における自
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然太陽光の可視光の光強度は，0.25 W/m2 （77.4 W/m2 ×e-5.73/m×1m）から 190 

W/m2 （206 W/m2 ×e-0.10/m×1m）と推定できる． 

また，（1）式から（2）式が得られ， 

a = -z ln (Iz/I0)        (2) 

この式を用いて UVA の 10 %照射深度から減衰定数を求めると 0.00501 - 7.68 

/m となり，この値を用いて，可視光と同様に（1）式から水深 1 m における自然

太陽光の UV 光強度を推定すると 0.0033 W/m2 （7.20 W/m2 ×e-7.68/m×1m) から 18 

W/m2 （19.2 W/m2 ×e-0.00501/m×1m）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/m2，UV 光強度：0.019-0.072 W/m2）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（Thermo Fisher Scientific, Waltham, 米国）に 1 穴あ

たり 2 mL 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
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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 10 µM 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，付属肢を動かす事ができても 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 500 µl/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 

± 2.7 および 0.0 ± 0.0 %であった． 

光照射によって生成した 1-ニトロピレンの光分解物 1-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-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 10 µM に設定した．助剤対照区（アセトン 500 µl/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-ニトロピレン

10 µM と助剤対照区（アセトン 500 µl/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 2 mL 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
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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 10 mL ガラス試験管に 2 µM 1-ニトロピレンアセトン溶液 5 mL

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; Yokogawa 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
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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 NIST 2008 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 100 mL のネジ口三角フラスコに 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 10 µM の 1-ニトロピレンろ過海水溶

液を用い，助剤対照区として 500 µL/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共に，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 10 µM 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 10 µM

ニトロピ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
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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

ィカル（東京）の活性酸素種蛍光プローブ Aminophenyl Fluorescein（APF)，

Hydroxyphenyl Fluorescein（HPF），Diaminorhodamine-4M AM（DAR-4M 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 544/590 nm

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-4M AM は一酸化窒素と反応する基質

（Kojima et al., 2001）である．全ての試験液は，使用した海水と同じ pH 8.3 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 U test（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． 
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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（Table 4. 2-1）．1-ニトロピレンは，全ての濃度

区（0.01 - 10 µM）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-ニトロフルオランテンは 0.1，1，お

よび 10 µM の濃度区において，2-ニトロフルオレンと 3-ニトロフェナントレン

は 1 および 10 µM 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-ジニトロピレン，6-ニトロクリセン，および 2,7-ジニトロフルオレンは 10 µM

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（Table 4. 2-1）． 

 

4.2.2 1-ニトロピ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 2 µM 1-ニトロピレンアセトン溶液を

GC-MS で分析し，TIC を得た（Fig. 4.2-1）．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 
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Table 4.2-1 Effects of nitro-PAHs 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 (%) 

0.01  µM 0.1  µM 1  µM 10  µM 

1-nitropyrene Light 28 ± 6.1* 100 ± 0.0* 100 ± 0.0* 100 ± 0.0* 

 Dark 2.0 ± 2.0 2.0 ± 2.0 4.0 ± 2.7 4.0 ± 2.7 

3-nitrofluoranthene Light 8.0 ± 3.3 72 ± 6.8* 100 ± 0.0* 100 ± 0.0* 

 Dark 6.0 ± 3.1 2.0 ± 2.0 4.0 ± 2.7 26 ± 8.5 

2-nitrofluorene Light n.d. 0 ± 0.0 34 ± 5.2* 100 ± 0.0* 

 Dark n.d. 6.0 ± 3.1 8.0 ± 4.4 10 ± 4.5 

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

 Dark n.d. 4.0 ± 2.7 6.0 ± 3.1 78 ± 7.0 

1-nitronaphthalene Light n.d. n.d. 2.0 ± 2.0 100 ± 0.0* 

 Dark n.d. n.d. 4.0 ± 2.7 8.0 ± 4.4 

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

 Dark n.d. n.d. 11 ± 4.6 0.0 ± 0.0 

2,7-dinitrofluorene Light n.d. n.d. 8.0 ± 4.4 32 ± 4.4* 

 Dark n.d. n.d. 10 ± 4.5 8.0 ± 3.3 

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

 Dark n.d. n.d. 2.0 ± 2.0 4.0 ± 2.7 

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

 Dark n.d. n.d. n.d. 2.0 ± 2.0 

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

 Dark n.d. n.d. n.d. 6.0 ± 4.3 

Values in each test group are expressed as means ± standard error 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 ± 0.0 and 

4.0 ± 2.7 %, respectively in dark or under irradiation with environmental level light with 

solvent. n.d. means no data. 
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Fig. 4.2-1. TICs of the initial solution of 2 µM of 1-nitropyrene in acetone (a) and the 

solution by irradiation with 290–700 nm light for 24 hours (b) using GC-MS analysis. 
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1-ヒドロキシピレンおよび 1-アミノピレンと同定された（Fig. 4.2-1a）．1-アミ

ノピレンは光照射前の溶液の TIC からもピーク強度 1.6 x 106 で検出されたもの

の，光照射後の溶液ではピーク強度 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. 4.2-1a, 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-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-ニトロピレンアセトン溶液からは 1-アミノピレン以外の分解産

物は検出されなかった． 

 

4.2.3 光照射による 1-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-ヒ

ドロキシピレンおよび 1-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. 4.2-2）．1-ヒドロキシピレンおよび 1-アミノピレンは 0.1，1，

および 10 µM 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 1 µM

と 10 µM の濃度区において遊泳が阻害された（Fig. 4.2-2）．0.1 µM 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 10 µM 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. 4.2-2）． 
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1-ニトロピレン 10 µM 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. 4.2-3）． 

 

 

Fig. 4.2-2. 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 ± standard error of the mean of 8 trials. †, 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. 4.2-3. Effects of nitropyrene on the immobilization of Tigriopus japonicus under 

various combinations of exposure to dark and artificial environmental light conditions. 

Solutions of 10 µM 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 ± 

standard error of the mean of 6 trials. *, p < 0.05, Mann–Whitney U-test between light 

and dark groups. 
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4.2.4 光照射による 1-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 10 µM 濃度区においては 90 分以降から，1 µM 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. 4.2-4a）．明条件下における APF

による活性酸素種の検出は，1-ニトロピレン 10 および 100 µM 濃度区において

は 60 分以降から，1 µM 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. 4.2-4b）．明条件下における HPF と DAR-4M AM によ

る活性酸素種の検出では，1-ニトロピレン 10 および 100 µM 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. 4.2-4c, 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. 4.2-5a）．明条件下における 1-ニトロピレン 10 µM 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 AA1 mM 

添加区では 60 分以降から，AA10 および 100 mM 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. 4.2-5a）．また，各種蛍光プローブによる活性酸

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. 4.2-5b, c, d）． 
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Fig. 4.2-4. 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 10 µM for the immobilization test and 0.1, 1, 

10, and 100 µM for the ROS assay. Values are expressed as means ± standard error 

(immmobilization, 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. 
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Fig. 4.2-5. 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 ± 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.
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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 0.019 W/m2）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-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（Table 4.2-1）．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 1000

倍以上強まった（Table 4.2-1）．これらのことから，1-ニトロピレンを初めとする

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-ニトロピレンの分解産物の生成を検討した結果，光

（波長 290–700 nm, 可視光および紫外光の光強度; それぞれ 41 および 0.072 

W/m2）照射 24 時間後の 1-ニトロピレンアセトン溶液から 1-ヒドロキシピレン

の生成が認められた（Fig. 4. 2-1b）．1-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 1-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 0.019 W/m2）で 24 時間照射し
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た 1-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-アミノピレンは光照射前の初期溶液からもピーク強度 1.6 x 106

で検出され（Fig. 4. 2-1a），光照射 24 時間後の溶液ではピーク強度が 2.2 x 106 と

なり，初期溶液より若干高まった（Fig. 4. 2-1b）事から，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-ヒドロキシピレンおよび 1-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. 4.2-2）ものの，これらの分解産物の光照射

による毒性変化は 1-ニトロピレンよりも小さかった（Table 4.2-1）．光条件の組

み合わせによる 1-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. 4.2-3）事から，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-ニトロピレンの光照射による毒性変化に寄与しない事を

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-ニトロピ

レン溶液から 1-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-ニトロピレンの毒性変化にはほとんど寄与
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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. 4.2-4b, 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. 4.2-4a）．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. 4.2-5）．4-ニトロピレンや 6-ニトロベンゾ[a]ピレンなど数種の

NPAHs に，紫外光（UV）の一部 UVA 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（Xia et al., 2013）．ベンゾ[a]ピレンやピレンに UVA 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（Botta et al., 

2009）．以上のことから，光照射による 1-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. 4.2-4，Fig. 4.2-5）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
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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（Newsted 

and 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. 

4.2-2）．ピレンの mysid shrimp （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 ± 0.66 および 3.37 ± 0.22 µW/cm2）よりも

UV 照射下（UV-A および UV-B の光強度：それぞれ 397 ± 35.1 および 134 ± 22.8 

µW/cm2）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 < 0.001 

µW/m2  （1.9 および < 0.1 µW/cm2）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（Table 4.3-1）事から，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事は重要である．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
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吸収された後には過酸化脂質などを生成する（Fu et 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（Fu et al., 2012; Lampi et al., 2005; Arfstena et al., 1996）．数種の

NPAHs に，紫外光（UV）の一部 UVA 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（Xia et 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（Loft and 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-ニトロナフタレン（MW：173.17）および 1,5-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 10 ng/L（21

および 46 pM）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-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 ng/L（4 pM，
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Ohe and Nukaya 1996）および日本海において 0.5 pg/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，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

ていない）の 1-ニトロピレン（MW：247.25），1-ニトロナフタレン，および 2-

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 2.2 ng/L（12，

5.8，および 10 pM）と推定した．また，Huang and Batterman（2014）はミシガン

湖水中の 1-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-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 0.11 ng/L

（0.69，68，41，および 0.40 pM）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-ニトロピレン 0.01 -10 µM 濃度区，1-

ニトロナフタレン 10 µM 濃度区，1,5-ジニトロナフタレン 10 µM 濃度区, およ

び 2-ニトロフルオレン 1-10 µM 濃度区，および 1-ニトロクリセン 1-10 µM 濃度

区で認められ（Table 4.3-1），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．以上の事から，現在

の所，1-ニトロピレン，1-ニトロナフタレン，1,5-ジニトロナフタレン, 2-ニト

ロフルオレン，および 6-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ぼす影響は限定的と考えられる．しかし，光強
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度依存的に過酸化脂質が生成し（Xia et 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．モクズガニの一種である Neohelice granulata 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（Vargas et 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; Wübben et al., 2000）事から，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-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-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事は

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-ニトロピレンを初めとするいく
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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-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事から，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． 
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第５章第５章第５章第５章    総合考察総合考察総合考察総合考察    

 

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（Bamford 

et al., 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（Ohe and Nukaya, 1996; Murahashi et al., 

2001; Takahashi et al., 1995），最終的には沿岸海域に流入する（De Giorgio 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（Pelletier et al., 1997）事が知られており，太陽光により NPAHs の環境に

及ぼす影響が増大する可能性が考えられる．そのため，生残，生長，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事を目的とし，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
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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

（Skeletonema costatum）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（Tigriopus japonicus）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（Fundulus heteroclitus）と，日

本において広く種苗生産がなされ，また，水産業においても重要な海水魚種で

あるマコガレイ（Pleuronectes yokohamae）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（Table 1.3-1）． 

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-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 1-ニトロピレンが，

マコガレイに対しては1-ニトロナフタレンがそれぞれ強い毒性を示した（Table 2. 
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2-1）．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事が明ら

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-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-

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-ニトロナフタレンあるいは 1-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 
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3. 2-1），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ぼす影響を，より簡便に検討できる事が明

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共に，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（Table 3. 2-2, -3）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 1.9 µg/L，1-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 8.8 µg/L と推測された（Table 3. 3-1）．これ

らの値はマミチョグに対する 1-ニトロナフタレンおよび 1-ニトロピレンの急性

毒性値，それぞれ 560-1,100 µg/L および 45-290 µg/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-ニトロピレンの海水中

濃度を 0.21 µg/L より高濃度に維持できなかった（Table 2.2-1）事から，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ぼす可能性は極めて
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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（Newsted and Giesy, 

1987; Pelletier et al., 1997; Swartz et al., 1997; Huang et al., 1997）事から，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事から，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 1000 倍以上強まった事から，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

を有する事が明らかとなった．また，光照射による 1-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（Fu et al., 2012; 
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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（Fu et al., 2012; Lampi et al., 2005; Arfstena et al., 

1996）．以上の事から，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; Wübben et al., 2000），モクズガニの一種である Neohelice granulata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）事か

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ぼ

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（Xia et 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事から，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 2. 2-1），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（Table 3. 3-1），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（Table 4.2-1），と既報の水中実測濃度お
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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ぼ

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

度を基にした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． 

1-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 560 µg/L）から得られた PNEC（5,600 ng/L，Table 2. 2-1），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

（1.9 µg/L，Table 3. 3-1），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（10 µM，1,700 µg/L，Table 

4.2-1）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 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（1.0 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 1.9 µg/L の 1/100 であるこ

とは考えにくく，むしろ 1.9 µg/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，
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海産生物に影響を及ぼす可能性は低いと想定される． 

2-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> 4.6 µg/L）から得られた PNEC（> 46 ng/L，Table 2. 2-1），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，210-2,100 µg/L，Table 4.2-1）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（2.2 ng/L, Yaffe et al. 

2001）およびミシガン湖水中濃度（8.7 ng/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-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> 38 µg/L）から得られた

PNEC（> 380 ng/L，Table 2. 2-1），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（10 µM，2,200 µg/L，

Table 4.2-1）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-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> 0.033 µg/L）から得られた PNEC（> 

0.33 ng/L，Table 2. 2-1），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，270-2,700 µg/L，

Table 4.2-1）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（0.11 ng/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，
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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-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た慢性毒性値 NOEC および LOEC（3.2 および 8.8 

µg/L，Table 3. 3-1）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 -10 µM，2.5-2,500 µg/L，Table 

4.2-1）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 1.0 ng/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（2.9 ng/L, Yaffe et al. 2001）およびミシガン湖水中濃度（0.17 ng/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た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 0.42 µg/L）

を安全係数 100 で除した PNEC（4.2 ng/L，Table 2. 2-1）は上記の水中最高検出
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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．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

海産生物に及ぼす影響を評価する事はできなかった． 

 

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ぼ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響を検討した結果，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と慢性毒性値を比較した結果，慢性毒性値が急性
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毒性よりも 5-500 倍程度小さい． 

６．1-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-ニトロピレンの毒性変化は主に活性酸素種（ROS）の生成

が寄与している． 

８．1-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，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-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-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-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ぼす可能性

がある． 
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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-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，

海洋環境に及ぼ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
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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-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し，光

照射による 1-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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