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有機スズ類の生物影響に関する文献調査

特に規制前後から近年における野外濃度レベルおよび暴露実験を中心として

丸茂恵右

Bibliographical Study of the Organotins on Biological Effects 

Principally Concentration Levels in Natural Environments and Exposure 

Experiments from Nearly the Legislations to Recent Years 

Keiyu Marumo * ~ 

要約:有機スズ類(ブチルスズとフェニルスズに限る)の自然界における濃度レベル，生物に対する

暴露実験について文献調査を行った。

我国の有機スズ汚染は， 1991年の有機スズ系漁網防汚剤および船底塗料の規制以来海水，生物では

減少傾向にあるが，海底土では横ばい状態である。これは有機スズ類，特に量的に最も多いトリブチ

ルスズ (TBT)の吸着性の強い性質に起因するものと考えられる。

貝類のTBT体内濃度は一般に汚染源に近いほど高い。生物濃縮係数はムラサキイガイの例では， 5，000-

60，000の範囲であった。通常，新腹足類のTBT濃度と雌の雄化現象であるインポセックスの進行度合と

の問には正の相関関係がみられた。

員類暴露実験から，餌からの取り込み経路が重要であることが明らかになった。餌が充分にある条

件下ではTBTの50%以上は餌から取り込まれた。また， TBTの部位別の蓄積は鯉と内臓に多く，外套，

筋肉では少なかった。 TBTの蓄積量や影響は種あるいは発育段階の違いによって異なる結果が得られた。

魚類暴露実験から， TBTの影響は魚類の生活史の初期に大きい傾向がみられた。マダイ，ボラ，アミメ

ハギの3種の幼魚の濃縮係数の範囲は2，400-11， 000であり，暴露濃度が低いほど大きい傾向がみられた。

生物に対する有機スズ (TBTO)の急性毒性影響レベルは，植物プランクトン10μg/L，動物プランクト

ンlμg/L，巻員5~50μg/L，二枚貝はマガキの20μg/Lからムラサキイガイの3 ， 000μg/Lと種間変動が
大きい。魚類では，海産魚20μg/L，淡水魚30μg/Lであった。

キーワード:有機スズ類，ブ、チルスズ，フェニルスズ，海水，海底土，海産生物

Abstract : Some studies on organotin compounds (butyltin and phenyltin) were reviewed especially in 

relation to concentrations in coastal environm巴ntand exposure exp巴rimentsto marine organisms. 

Organotin pollution of seawater and marine organisms in Japan has been decreasing since the regulation 

for antifouling agents of fish nets and the bottom of ships in 1991， on the other hand， remaining unchanged 
on marine sediments. This is attributed to the strong adsorbability of tributyltin (TBT) which is large in 

a町lOunt

Tributyltin concentrations of shellfishes were higher in neighbouring sites to pollutants. Bioconcentration 

factor (BCF) ， in case of Mytilus galloprovincialis， were 5，000-60，000. Generally， positive correlation were 

shown between TBT concentrations and degrees of imposex， masculinization of female， in Neogastropods. 
By experimental findings of shellfishes， above the half of TBT concentration was due to dietary uptake 

under plenty food conditions. Moreover， TBT were more accumulated in the gill and viscera than in the 

mantl巴 andmuscle. Accumulated amounts and the degrees of effect of TBT were different by species and 
stages. Effects of TBT had been more severe on early life stages in some fishes. Biological concentration 
factors of juveniles of the three species， red sea bream (Pagrus major)， mullet (Mugil cephalus)，日lefish 

(Rudarius ercodes)， were 2，400・11，000. These values were higher in lower exposure concentration 

conditions. 

(2002年7月22日受付， 2002年9月24日受理)
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Toxic effect levels of TBTO to marine organisms were 10μgfL in phytoplankton， 1μ g/L in zooplankton. 

Of shells， snails were 5-50μg/L and bivalves varied widely 20 (oyster)-3，000 (mussel)μg/L. As to fishes， 

toxic effect levels were 20μg/L in marine fish and 30μg/L in freshwater fish. 

Keywords : Organotins， Butyltin， Phenyltin， Seawater， Sediment， Marine organismss 
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はじめに

有機スズ化合物は，我国においては1960年頃か

ら付着生物を除去するための防汚塗料として，船

底塗料および漁網・養殖用制に使われ始めた。そ

の一方で，工業的にも堀化ビニールの安定剤，合

成樹脂等の触媒，農薬，木材防腐剤などに幅広く

利用されてきた。このような背景のもとに，国内

外において有機スズ化合物による海洋環境汚染の

問題が ~J，心を集めるようになってきた。また近年

では，新腹足類および中腹足類の雌の雄化，いわ

W 
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ゆるインポセックスの原因物質としての有機スズ

の問題が，にわかにクローズアップされてきた。

このような状況から， 1980年代から各国において

有機スズ化合物の法的な禁止措置が行われるよう

になってきた。我国においても， 1991年に有機ス

ズ系漁網|坊汚剤の全面禁止措置がとられた。有機

スズ化合物のうち，防汚塗料として用いられるも

のは， トリブチルスズ (TST)およびトリフェニ

ルスズ (TPT)であり，なかでもビス(トリブチ

ルスズ)ニオキシド [(C4Hg)fiSn20 J (T8TO) が

広く使用されている。
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第 1図世界各地に生息するイカ類の肝臓中のTBT濃度 (Yamadaet a1， 1997より抜粋)
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丸茂・有機スズ類に関する文献調査

第 1表日本沿岸域の海水中のTBTおよびTPT濃度範囲 第 2表日本沿岸域の海底土中のTBTおよびTPT濃度範

の経年変化 (ng /L，環境庁 2000) 囲の経年変化 (ng /g dry，環境庁 2000) 

年 1'B1' 1'P1' 年 1's1' TPT 

¥99¥ ND-67 N[)-14 1991 N D-120 N [)-340 

1992 ND-84 ND-44 1992 N [)-420 ND-90 

¥993 ND-49 N [)-11 1993 N l)-1600 N D-150 

¥991 N [)-30 ND-l0 19¥H N l)-440 N 11-260 

1995 ND-42 N[) 1995 N [)-570 N[)一110

1996 N[)-14 N[)-T R 1996 N [)-930 N 1)-220 

1997 N [)-9 N[)-TR 1997 N [)-240 N [)-280 

199H N [)-8 ND一1.5 1998 N[)一730 ND-65 

1999 N D-9. 8 N [)-.1 1999 N [)-450 ND-62 

ND TBTはく3ng/L ND : TBTはく0.8μg/Kg乾重

TPTはくlng/L TPTはく1μg/Kg乾重

第 3表日本沿岸域の魚類のTBTおよびTPT濃度範囲の 第4表日本沿岸域の貝類のTBTおよびTPT濃度範囲の
変化 (ng /g wet，環境庁 2000) 変化 (ng /g wet，環境庁 2000) 

年 TBT TPT 年 1'BT  TPT 

1991 N [)-590 N [)-590 1991 ND-380 N[)-90 

1992 N[)-430 N[)-260 1992 N[)-450 N[)-110 

1993 N[)-370 N [)-340 1993 ND-780 N[)-70 

1994 N[)-170 N [)-280 1994 N [)-100 N[)-40 

1995 N[)-540 N [)-250 1995 N[)-350 ND  

1996 N[)-240 N[)-270 1996 N[)-90 ND  

1997 N [)-140 N [)-120 1997 ND-240 N[)-70 

1998 ND-90 N[)-50 1998 N[)-110 N[)-tr 

1999 N[)-120 N[)-48 1999 N[)-tr ND-tr 

ND TBTはく50μg/Kg湿重 ND TBTはく50μg/Kg湿重

TPTはく20μg/Kg混重 TPTはく20μg/Kg湿重

地球規模での汚染状況を把握するために，ほと

んどの種が1年の生活環を持つイカ類の有機スズ

化合物 (T8TおよびTPT) が分析された。第l図に

世界各地に生息するイカ類の肝臓中のT8Tを示し

た。この図から明らかなように南半球に比較して，

北半球の特に先進国の沿岸域で高い濃度がみられ

た (Yamadaet a1.， 1997)。

我国沿岸域における近年の有機スズ汚染は，

1991年の規制以来海水，生物(魚類，貝類)では

減少傾向にある(第l表，第3表，第4表)。その一

方で，吸着性の強し、T8Tは海底土中では粒子に吸

着し長期間残存することが知られており，規制以

後もT8T濃度は海水や生物とは異なり横ばい状態

にある(第2表)。その残存したT8Tは，底質環境

に生息する生物に影響を与え，これらの生物は，

取り込んだ有機スズ類を体内中に濃縮する。また，

。。
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、
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丸茂:有機スズ類に関する文献調査

海底土から海洋中への再溶出の可能性も考えられ，

引き続いてのモニタリング調査の必要性があると

考えられる。

この文献調査では，規制前後の80年代から最近

にかけての有機スズと生物に関する文献について

まとめた。この文献調査の構成は，最初に総論と

して有機スズの化学的性質と海洋中における挙動，

生物毒性影響レベル，生物濃縮，巻貝類のインポ

セックス，主要各国における規制状況，今後の課

題について概論を述べた。次に各論として，海水，

海底土，貝類の自然条件下における濃度および貝

類，魚類，その他生物の暴露実験について論文毎

に概説した。

調査目的

この文献調査は，水産庁委託事業「平成12年度

内分泌かく乱物質魚介類影響実態把握等調査」の

一環として，環境中の有機スズ濃度の範囲および

水生生物の実験による有機スズの取り込み・排出

など、のパラメータを把握するために実施したもの

である。なお，環境濃度については，海洋環境に

限って記述を行ったが，暴露実験の魚類に関して

は，海水魚に加えて一部淡水魚の文献についても

記述を行った。

調査方法

今回の調査では，データベースとしてCurrent

ContentsのAgriculture分野(1999年はLifeScie 

nce分野を含む)の1990'"'-'1999年を用いて検索を

行った。キーワードはORGANOTIN，ORGANOTINS， 

TRIBUTYLTIN， TRIBUTYLTINS， TBT， TBTOとした。

更に，この他に随意に文献を収集した。

なお，有機スズ、化合物濃度の表記については研

究者により TBT表記とSn表記がみられるが，この

文献調査の中では原著通りに表記した。両者の換

算値としては， TBT濃度=Sn濃度 X2.44 Ci.e. 
Gibbs and Bryan， 1994) がよく用いられる。ま

た，乾重量と湿重量の換算比は生物種により異な

る。一例を挙げると，巻貝のチヂミボラ類の

Nucella limaの例では3.66であるという (Short

et a1.， 1989)。

調査結果

I 有機スズの動態と生物への影響

1)有機スズの化学的性質と海洋中における挙動

有機スズ化合物は 4価のスズ、原子にアルキル

基やフェニル基などが共有結合した有機金属化合

物の総称である。このうち， トリプチルスズ

(TBT)やトリフェニルスズ (TPT)などの三置換

体の有機スズ化合物は，微生物，藻類および貝類

などの増殖を強く抑制することから，漁網の防汚

剤や船底の防汚塗料をはじめとして，木材の防腐

剤や工業用・農業用の殺虫・殺菌剤として広く使

われてきた(高橋・田辺， 2001)。有機スズ化合

物は，水に対して溶けにくい物質であり，水中か

らは揮散しない。海水中では主としてTBTC1とし

て存在する。海水中に溶解したTBT化合物は，光

化学分解，懸濁粒子への付着，底質への移行，生

物への吸収，代謝ならびに移流などの過程を経て

減少していく(柴田・堀口， 2001，第2図)。有機

スズ化合物のなかでTBTは脂溶性の高い物質であ

るとともに，解離状態では脂溶性の側鎖と親水性

部分をもっ界面活性剤類似の構造をとり，水面近

くの表面ミクロ層(水面からO.lmm前後)に集積

しやすい(柴田・堀口， 2001) 0 また， TBTは吸着

性の強い物質で海水中に溶出した後，容易に粒子

と結合して海底に沈降する。この吸着性の強さに

ついて， Fent and Muller (1991)はスイスのチュー

リッヒの下水処理場の調査で、ブチルスズの81-92

%は懸濁物質に吸着していたと報告している。一

度海底土に吸着したT8Tが再び脱着するか否かに

ついては，容易に脱着しないという説と脱着して

海水中のT8Tの供給源になるという2つの異なる見

解がある(森田， 1992)。

TBTの海洋中での分解には，生物的分解と非生

物学的分解の2つの経路がある。このうちより重

要なのは生物的分解である。 TBT・TPTは脱アル

キル化，脱アリル化を経て無機化される。海水中

でのT8Tの半減期は， 1-2日(濃密藻類培養液，

Lee et a1. (1989)) から60日 (50C海水， Thain 

et a1. (1987)) と幅がある。国内では大阪府堺泉

北港の13日としづ報告がある (Hattoriet a1. ， 

1988L これだけの差がみられるのは，水温，光，

生物分解などの環境条件の違いにより変動が激し

いためであると考えられる。 Watanabe et a1. 

(1992) は，沿岸と外洋の夏と冬のT8Tの消失に関

する各要因を検討した結果，沿岸では夏，冬とも

Q
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丸茂:有機スズ類に関する文献調査

第 2固有機スズの海洋中における挙動 (柴田・堀口， 2001より抜枠)

90%近くが生物分解で消失するのに対して?外洋

では光分解が重要な要因で全体の60"'-'80%を占め

ることを指摘した。海底土では海水に比較して半

減期ははるかに長く 4"'-'5ヶ月としづ報告が多いが

(c. f.里見， 1991，森田， 1992)，なかにはシル

トと粘土の海底土で2-4H，砂質の海底土で13日

という報告もある (Lee θt a1.， 1989)。逆に半

減期が長い報告例としては， TBTでl.85年， TBT， 

DBT， MBTがそれぞれ2.1年， l. 9年， l. 1年，また，

水温が低く生物活動が低いと予測されるカナダ太

平洋岸のパンクーパ一周辺の堆積物の分析結果か

らは8.7年という結果も得られている(柴田・堀

口， 2001) 

2)生物毒性影響レベル

生物に対する毒性影響レベルは生物種により異

なる。毒性は急性毒性と慢性毒性に分類される。

急性毒性は通常24，48， 72， 96時間後の半数致死

濃度 (LC~ Medium Lethal Concentration) と

して表される。また，慢性毒性は数ヶ月以上の長

期間にわたって暴露を行い，その結果は最大許容

濃度 (MATC Maximum Allowable Toxicant 

Cocentration) として表される。急性毒性は直接

死亡率が影響の指標となるが，慢性毒性は体重，

産卵数，稚仔魚への影響，忌避行動などの生理的，

生態的現象が指標となる場合が多い。

各生物群における毒性影響濃度は，植物プラン

クトンでは10μg/L前後(急性)で繁殖阻害を起

こしたが，淡水産よりも海産のほうが鋭敏で、あり，

耐性は浮遊種よりも付着種のほうが強かった。繁

殖阻害濃度よりも低し、濃度で，光合成阻害が起こっ

ていた。動物プランクトンも植物プランクトンと

同様，海産種のほうが毒性に対する反応は鋭敏で

あったが，影響を受ける濃度はlμg/L前後(急性)

と植物プランクトンよりも低い濃度であった(里

見， 1985)。しかも，動物プランクトンの場合，

致死濃度より低い濃度で逃避行動がみられた

(Laughl in and French， 1984L その一方で，エ

ビ類の l種 Palaemonetθspugioでは短時間のう

ちに忌避行動を示さない濃度レベルが5.6"'-'75
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μg TBT/Lであるにもかかわらず，急性毒性を示

す濃度レベルは31μgTBT/Lであり，そのため汚

染水域から忌避できずにへい死する可能性が指摘

されている(堀口ら， 1992)。

貝類の急性毒性は，淡水産巻員50μg/Lに対し

て海産巻貝5μg/Lと耐性がl桁違っている。また，

二枚貝は種間変動が大きくマガキ Crassostrea

gigas は20μg/Lに対して， ムラサキイガイ

Mytilus 伊 l1oprovincialisでは3，000μg/Lと10

0倍以上の相違がみられる。また，同じ種の成体

と幼生でも耐性は大きく違い，マガキの場合成体

の96時間後の半数致死濃度は290μg/Lであるが，

幼生では1.6μg/Lで、成長が完全に阻害された(里

見， 1985)。マガキの各成長段階の影響濃度レベ

ルは受精阻害100μg TBT/L，卵害IJ阻害10μgTBT/

L ，幼生の成育o.1μg TBT/Lであった(堀口・清

水， 1992)。マガキのTBnこ対する特異的な形態異

常である殻の肥厚現象は0.002'"'"'0.02μgTBT/L 

で認められた (Alzieuet a1.， 1989)。巻貝類で

は， TBTに敏感なためTBT汚染の指標種として有効

とされているチヂミボラ類の l種 (Nucel1a

1api11 us) では3-5ng/Lではほとんどの雌が不妊

であるが，卵形成は正常に行われていた。しかし，

濃度が10ng/L以上になると卵形成は停止され，精

子形成が開始された (Gibbset a1.， 1988)。た

だ，この種は浮遊幼生を持たないため，一旦個体

群がインポセックス(雌の雄化現象)に陥ると環

境が改善されても回復に時間がかかるが，浮遊幼

生を持つ種では，汚染の少ない場所からの加入の

可能性が考えられる。

魚類では海産 (20μg/U と淡水産 (30μg/L)

と同じ様な耐性値で、あった。忌避行動はこれより

低い濃度(10μg/L)で起きる。稚仔魚ではこれ

より耐性は小さい(里見， 1985)。さまざまな魚

類実験の病理学的所見から，影響が観察されない

濃度，無作用濃度はO.Olppbと判定された(里見，

1987)。魚類でも貝類同様生殖巣の発達阻害がみ

られ， O. 1ppb以上で精巣重量比が低下し， 2ppb以

上で卵巣重量比が低下した(清水ら， 1988)。

3)生物濃縮

水生生物による化学物質の蓄積は， (1)水中に

溶存する化学物質を偲から濃縮する経路(経鯨濃

縮， Bioconcentration)， (2)餌料中の化学物質

を消化管から濃縮する経路(経口濃縮，

Biomagnification)の2つの経路に大別される。

これら2つの経路の濃縮経路が明確に区分できな

い場合を生物濃縮Bioaccumulationと呼んでいる

(山田， 1992)。生物濃縮係数は，化合物の物理化

学的特性であるオクタノール一水分配係数

(Octanol water partition coefficient， Pow) 

によって大きな影響を受ける。 logPowが2-4の物

質は水中に溶存状態で存在するために，水汚染物

質として存在する。この値がさらに小さくなると

蒸気圧が高くなり大気に揮発する。 logPowが4-6

の間では，懸濁物質との親和性や脂溶性も高くな

るため海底土や生物に蓄積されやすくなる(田辺・

立)11 ， 1981)" TBTやTPTのlogPowは2-4で、あり，脂

溶性が高く生体内に取り込まれやすい。しかし，

有機金属である有機スズ化合物はPCBsなどの脂溶

性汚染物質とは異なった蓄積性を示す。すなわち，

PCBsの蓄積が臓器や組織の脂肪中に多く存在して

いるのに対して，有機スズ化合物の蓄積は臓器・

組織の脂肪含量に依存しない。こうした有機スズ

化合物の体内分布の特徴はPCBsなどの有機塩素化

合物よりはむしろ水銀などの毒性元素に似ている。

この原因としては，有機スズ化合物はタンパク質

のSH基やNH基と高い親和性を持つことが指摘され

ている(高橋・田辺， 2001) 0 

山田(1999) はマダイを使った実験で体内の

TBTおよびTPT濃度と脂肪含量の相関について検討

を行ったが，両者の聞には明瞭な関係をみいだす

ことはできなかった。食物連鎖による濃縮につい

て， PCBsなどの安定性の高い有機塩素化合物では

食物連鎖を通して数十倍から数百倍の濃縮率で蓄

積することが知られているが，ブチルスズ化合物

の場合食物連鎖を通した生物濃縮はそれほど顕著

でないと言われている。

第3図に大槌湾の海水から多様な栄養段階の生

物のブ、チルスズ化合物の体内濃度を示した。海水

中のブチルスズ化合物は堆積物や生物に対しては

数千倍から数万倍濃縮されるが，食物連鎖を通し

た濃度レベルの増加はみられなかった。この原因

としては，ブチルスズ化合物が体内で分解・排世

されやすいこと，消化管からの吸収率が悪いこと

などが考えられる(高橋・田辺，2001)。

TBTの生物濃縮係数は，一般に環境水濃度が低

いほど大きくなる傾向が認められた(里見， 1991)。

主要な生物種の濃縮係数は， TBTOではマガキ

2，300-11，400 (Waldock and Thain， 1983)，マガ

キ1，500-4，000(Osada et a1.， 1993)，ムラサキ

イガイ1，500-7，300(Laughlin and French， 1984)， 
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(高橋・田辺.200はり抜粋)

けた (Gibbset a1. 1994)。インポセックスとい

う言葉は， Smi th によって始めて用いられた(堀

口・清水， 1992)。これ以後世界各地からインポ

セックスの報告例は，現在までに140種におよび，

そのうち少なくとも7種ではインポセックスに付

随した産卵障害が主因とみられる個体群の減少も

報告されている(ヒョン・堀口， 2000)。我国に

おいては， 1990年から1992年にかけて日本沿岸32

ケ所においてThaisclavigera (イボニシ)およ

びT. bronni (レイシガイ)の有機スズ濃度とイ

ンポセックスの関係を精力的に調査した事例があ

る (Horiguchi et a1.. 1994)。これによると，

インポセックスはl測点(佐渡，相J11) を除いて

ほぼ100%の割合で発生しており，その症状は汚

染周辺海域で重く，産卵障害も認められる。しか

し，これらの種の生活史には長い浮遊幼生期間が

あり，汚染レベルの低い海域からの幼生の補充が

見込まれるため，現状では再生産への影響はそれ

ほど顕著ではないと述べている。一般に海産巻貝

のインポセックスは，①汚染レベルに応じたペ

ニスの伸長，②体内TBT量との正の相関，③重

-42-

ヨーロッパチヂミボラ6，000-20，000 (Bryan et 

a1.， 1987)，マダイ9，400-11，000(山田， 1999)， 

ボラ 2，400-3， 000 (山田， 1999)，アミメハギ

3，200-3，600 (山田， 1999) アゴハゼ8，000

11， 000 (清水・木村， 1987) などである。部位別

の濃縮係数は，コイの例 (Tsudaet a1.， 1988) 

では (TBTO)，腎臓3，200，胆嚢1，300，肝臓600，

筋肉500であった。また，マダイの例では吸着に

より鯨や表皮でも高い値がみられた(里見， 1990)。

4)巻貝類のインポセックス

一部の有機スズ化合物 (T8T，TPT) によって引

き起こされる雌の腹足類(巻貝類)に雄の生殖器

官が形成する現象は， 1969年にイギリスの

Plymouthでヨーロッパチヂミボラ Nucel1a

lapil1us の雌にペニス様突起を持つ個体がBlaber

によって報告されたのが最初である。次いで，

1971年にはアメリカのコネチカットでコジキムシ

ロガイ Ilyanassaobsoletaで更に進んだ、症状を発

見し，これをインポセックス (imposex) と名付
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症個体では精輸管により輸卵管が閉塞されて産卵

不能，④卵巣が精巣に転化して精子を産生，⑤

一連の症状は不可逆的などの特徴を持つ(堀口ら，

1996L 

した。

我国では1990年には『化学物質の審査及び製造

等の規制に関する法律(化審法uにより，毒性

の最も強いと考えられているTBTOが第1種特定化

学物質に，その他のTBT化合物およびTPT化合物が

第2種特定化合物質に指定された(第6表)。なお，

ここで言う第l種特定化学物質とは，難分解性，

蓄積性および慢性毒性のある物質で，原則として

製造，輸入の両方が禁止される物質である。第2

種特定化学物質とは，難分解性および慢性毒性の

ある物質で，製造および輸入数量の届出が義務づ

けられ，これに伴う制限等がおこなわれる物質で

ある。

インポセックスの発現機構は，最近ではTBTの

アロマターゼ、活性および硫酸抱合酵素活性の阻害

作用によるという考え方が有力になっている。す

なわち，ステロイドホルモン合成経路のなかで雌

性ホルモン (E2，E1，エストリオールなど)は雄

性ホルモン(テストステロン)からアロマターゼ

(CYP19) という酵素の働きで作られるが， TBTは

このアロマターゼ活性を阻害し，同時にテストス

テロンおよび代謝産物の排世を促進する硫酸抱合

酵素活性も阻害する。これらの作用によりテスト

ステロン濃度が上昇し，雌の雄性化が起きると考

えられている(川合， 2001)。

また，水産庁においても食品衛生の観点から

1972年に，有機スズ化合物等有害物質を主成分と

する漁網防汚剤の使用自粛の指導通達を始めとし

て，以後化審法による規制状況を踏まえ6回にわ

たる通達を行ない， 1988年に有機スズ系船底塗料

および漁網防汚剤の全面使用自粛について，水産

5)主要各国における規制状況

各国における規制状況を第5表にまとめて示

第5表主要各国における有機スズの規制状況 (Stewart，1996より抜粋)

国名 規制年 内容

日本 1990 TBTOを第l種特定化学物質として認定し，輸入は禁止， TBT塗料は共重合

タイプで10%以上，放散タイプで8%以上のTBTを含有を規制

フランス I1982 I大同洋のカキ養殖業保護のために実施，養殖水域周辺の25トン以下の

小型船について有機スズ3%以上の船底塗料の禁止

後にこの規制はすべての沿岸域で、の25m以下の小型船の全面禁止に

強化，拡張された (FrenchTemporary Ban ) 

イギリス I1987 Iトリ体の有機スズ、を含む25m以直下の船舶の船底防汚剤および養殖用

器材の製造禁止

すべての防汚剤は船底付着生物の防除剤として登録し，販売・使用に

あたっては船底付着生物防除剤に関する諮問委員会の許可を得なけれ

ばならない

トリ体の有機スズ塗料共重合体中の総スズ量が7.5%以下，あるいは

遊離スズとして2.5%以下で， 20L以上のドラム缶でのみ販売

1987年に制定された環境管理基準 (EnvironmentalQuality Standard， EQS) 

で、は許容限界は淡水中で、は20ng Sn/L，海水中で、は2ng n g Sn/Lで、あった

アメリカ I1988 I規制は1986年にパージニア州から始まり，それからカリフォルニア州，

メリーランド州などいくつかの海に面した州で独自の規制が行われたが，

1988年に連邦有機スズ防汚塗料規制条例が制定された，その内容は25m

以下の船舶に対するすべての有機スズ系防汚剤塗装の禁止， 25m以上の

船舶に対しては4μgTBT!cnI/日以下の低濃度の放出のみ許可

すべての防汚剤は登録し 1990年からはTBT塗料は免許制になった
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第6表有機スズ化合物の規制状況(杉田， 1992より抜粋)

定指規 有機スズ化合物の名称 化学構造

第 1径 I TBTO (ピス(トリプチルスズ)=オキシド~I C4H，--CS.|nH一.一O一一CS.|Hn一，一C，H.
特定化学物質

c.|H.C.| H. 

1 I TBTO以外の TBT(トリプチルスズ)化合物|
c‘Ho--cSaEnI-， -x ① トリプチルスズ=メタクリラート ⑩ ピス〈トリプチルスズ)=マレアート

③ ピス(トリプチノレスズ)=フマラート ⑪ トリプチノレスズ=タロリド
c九③ トリプチルスズ=7Jレオリド ⑫ トリプチルスズ=シタロベンタンカ

X =P， C1， アセタート， スノレアァマー④ ピス〈トリプチルスズ)=2.3ージプ Jレポナート及びこの類縁化合物の混
ロモスタシナー卜 合物(別名トリプチルスズ=ナフテ ト， ロジン極.ラウラート，メタク

⑤ トリプチルスズ=アセタート ナート) りラート， アノレキノレアタリラート等

⑥ トリプチルスズ=ラウラート ⑬ トリプチルスズ=1，2， 3， 4， 4a， の共重合物等
⑦ ピス〈トりプチルスズ)=7!Jラート 4b， 5， 6， 10， 10a，ーデカヒドロー

第 2種 ③ アルキノレ (c=8)アタリラート・メ 7ーイソプロピル一一1， 4a，ージメ
チノレ=メタクリラート・トリプチル チルー1-7ナントレγカルポナー

特定化学物質 スズ=メタタリラート共重合物 ト及びこの類縁化合物の混合物(l3IJ
⑨ トリプチルスズ=スノレファマート 名トリプチルスズロジン塩〉

...・・ー・・・・噌・・・・ー..・ー_4____..____...___ー-.....ー....._-------_.ー'ーー・ー・・・・・・・・・・・・・・・・唱....................・・・『・・ー・・・・・・・ ー._....ー・・曲・・・・・・.-........-....ーーーー・・・・・・ーー_..---._---------
II I TPT (トリフェユルスズ〉化合物|

c.Ifs-CS，Hn一s一X① Hフヱユノレスズ=N，Nージメチノレジチオカノレパマート
② トリフェニノレスズ=7)レオリド

C.~， ③ トリフェニノレスズ=アセタート
④ トリ 7ェニルスズ=タロリド X=アセタ-1-， ?ハハアセタート，脂肪
⑤ トリ 7"，ニノレスズ=ヒドロキシド 酸 (C=9-11)温， P， C1， OH， N， 
⑥ トリ 7ェニノレスズl脂肪敵 (c=9-11)塩 Nージメチルオカルパマート
⑦ トリフェニルスズ=タロロアセタート

業界関係各方面に通知している(杉旧， 1992)。

一方諸外国では，フランスで最初に有機スズの

規制が行われた。ことの始めは， 1974年にボルドー

近郊のArcachon湾で、カキの石灰化異常が発見され

た。更に， 1978'""'-"1980年にはフランス全土中のカ

キ養殖場において異常なカキの発生がみられ，生

産量も 1980年'"'"'1981年にかけて最低を記録した。

これらの状況に鑑みて，フランスは1982年に25m

以下のボートの有機スズ含有塗料の全面禁止，有

機スズ含有量3%以上の塗料の使用禁止等の内容

を盛り込んだ規制法を制定した。この結果， 1985 

年には1982年に比較して， Arcachon湾のカキのス

ズ (Sn)および有機スズ、の体内濃度は1/5-1/10に

減少した。環境目標濃度は，規制当時はマガキの

繁殖に対して無作用濃度の20ng/Lとしたが，将来

的にはj-2ng/Lに変更される可能性も考えられる。

イギリスでは，全長25m以下の小型船と魚介類

養殖場に使われる構造物へのトリ体有機スズ化合

物を含む塗料の全面禁止，コポリマー型塗料の全

スズ含有量の上限を5.5%とするなどの項目を 11艮

目とした使用規制法が1986年(1987年修正・追加)

に成立した。環境設定濃度は， 20ngSn/L以下(淡

水)， 2ngSn/L以下(海水)で、あった。このような

規制にもかかわらず，環境水，養殖場などにおい

て高濃度の有機スズが検出され，またイングラン

ド‘南西部においてヨーロッパチヂ、ミボラNucel1a

lapil1usでインポセックスが確認された。モニ

タリング調査の結果，環境濃度が目標濃度に達し

ないため，影響を受けているすべての水域のリス

トとマップの作製，水質基準の達成されていない

水域のモニタリング結果の報告，これらの基準を

達成するための明細と実行のタイムテーブソレなど

の内容を盛り込んだ、環境水質基準が1989年に改め

て設定された。

アメリカでは， 1988年に全長25m以下の小型船

に対するTBT含有塗料の使用禁止， 10年11¥jモニタ

リング調査の実施などの内容を盛り込んだ有機ス

ズ防汚塗料規制法が発効された。これに先立ち

1985年には， EPA (Environmental Protection 

Agency) のTBTの生物毒性に対する評価として，

貝類では60'"'"'100ng/Lで、影響が現れることを指摘

している。それ以下の濃度でも20ng/Lで、巻IIの不

妊化・繁殖力の低下， 50ng/Lで二枚貝の成長速度

の低下などを確認している。また，甲殻類では

-44 
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140ng/Lで、成長・発生段階への影響，魚類では成

魚を200ng/Lの濃度に暴露すると稚魚の死亡率が

増加することなどが明らかになった(丸山， 1992)。

6)今後の課題

我国では有機スズ化合物は1991年の規制以来，

環境濃度は徐々に減少してきている。特に港湾や

マリーナなどの直接的な汚染水域の水質は改善さ

れてきた。しかしその一方で， TBT化合物が，沖

合あるいは外洋域からも検出されるようになった。

これらの沿岸域の汚染を改善し，地球規模での汚

染を防止するためには，外洋域航行船舶にも使用

禁止を義務づけるなどの国際的な協調のもとで規

制を強化する必要がある(山Hi，1999)。

生物的な側面からみても，巻員のインポセック

ス発症状況は規制前後であまり改善がみられない

という報告がある(堀口ら， 1996)0 また，これ

までは浅海域に限られていた有機スズ類がハダカ

イワシ類などの底層に生息する魚類から検出され

たという報告もみられる (Takahashi et a1. ， 

2000)。海水に較べてはるかに半減期が長いと考

えられている海底土に堆積した有機スズ類は底生

生物により蓄積され，さらに底層魚などの食物連

鎖中の高次な捕食者に蓄積される。このように海

底土は2次的な汚染源となり影響が長期間持続す

ることから，底質環境基準を策定する手法の開発

も叫ばれている(山田， 1999)。

更に有機スズ類が生物体内に入った後の毒性作

用のメカニズムの研究は，今後の研究テーマとし

て欠くことができないものであろう。

2. 有機スズの環境濃度と暴露実験

1)環境濃度

(1) 海水

海水中の有機スズの濃度範|洞をまとめて第7(1) 

(2)表に示した。

① 日本

千葉ら(1991)は1988年"-'1989年の2年間にわ

たって，仙台港内港 (3測点)および外港 (5測点)

において海水中のTBT，TPT濃度を測定した。その

結果， TBT濃度範聞は内港で16-20ng/L，外港で10

ng/Lであり，内港のほうが高い傾向が認められた。

年による差はみられなかった。また， TPT濃度は

内港の各測点から， TBT濃度よりはやや高い24-26

ng/Lの範囲で検出された。

高橋(1991)は，広島湾，舞鶴湾，室津湾(兵

庫県)，下松湾(山口県)の各湾で1989年にTBTお

よびDBTを測定した。濃度の頻度分布では， TBT， 

DBTとも10-50ng/Lの濃度範囲にモードが認められ

た。各湾の比較では，大きな湾より室津湾のよう

な海水交換率の思いと考えられる小さい湾で高い

濃度を示した。また， TsTとDBTの聞には高い相関

関係がみられ(相関係数 r=0.898)，DBT化合物は

TBT化合物の分解に起因していることを指摘して

し、る。

lIarino et a1. (1998a， b)は， 1996年に大阪

港および岩手県の大槌湾で海水中のTBTおよびTPT

濃度を測定して比較，検討を行った。それによる

と，大阪港で、はTBTの濃度範囲は4-36ng/Lで、あっ

たが， TPTは検出されなかった。高濃度のTsTは，

マリーナや船着き場近辺の測点で検出された。濃

度は大槌湾に比較して低い値であった。ブチルス

ズの中では， MBTの比率が最も高かった。このこ

とから，大阪港のTBT収支は流入よりも分解のほ

うが大きいのではないかと推察している。一方，

大槌湾のTBTの濃度範囲は8-74ng/Lで、あった。 TPT

は測点のみで検出された (9ng/L)。高し、TBT濃

度は，造船所の近くの測点で観測された。ブチル

スズの比率は，大阪港の場合と異なり， TBTの比

率が最も高かった。両サイトのTBTの起源は，大

阪湾は航行船舶，大槌湾は造船所ではなし、かと推

察している。

Hashimoto et a1. (1998) は，マラッカ海峡お

よび東京湾でタンカーの航路上でブチルスズおよ

びフェニルスズ濃度を測定した。その結果，フェ

ニルスズは検出されなかった。 TBTは， 1996年の

調査では，外海(< O. 1-0. 3ng/L)に比較してマ

ラッカ海峡 (0.1-5. 2ng/L) ，東京湾 (<0.1一7.4

ng/L)で高い値が認められた。 TBT/DBT比は，東

京湾(16%) に比較してマラッカ海峡 (217%)

で高く，近年TBTが負荷した様子が窺われた

(1996年調査)。東京湾では1993年から1996年にか

けて，総ブ、チルスズ量およびTBT/DBT比が減少し

た。これは1990年以来の規制の効果であるとして

いる。その一方で， 1996年には高濃度のDBT，MBT 

が残存していた。このDBTおよびMsTの起源は，海

洋'1'のTBTの分解によるばかりでなく，陸上から

の工場排水等の影響も大きいことを指摘している

(工場排水中の濃度， 12.2 (TsT) ， 21. 7 (DsT) ， 

58.4 (MBT) ng/L)。

田尾ら(1999) は，低濃度 (1.0ngSn/L以下)

の有機スズ化合物の測定により，汚染実態を港湾

FD 
A
-
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第7(1)表各海域における海水中の有機スズ、の濃度範囲 (ngIL) 

JI司査海I域
而守湾

広島湾 (JL、鳥)

舞鶴湾(京都)

主浄港(兵庫)

ド松湾(lIJ口)

大阪j在

大槌湾

7 ラッカ海峡

外海

東京湾

瀬戸内海

(11 gSI1/し)

プランス大丙洋沿岸

チレニア海北部沿岸
(イタリア)

調金年JJ日

1988-1989 

!日付~. 1. -11 

1989.1. -11 

1989.5.7 

1989.7. 

1996 

1996 

1996.2. 

1996.2 

1993. 12. 

1994. I 

1996. 12 

1999. 1. 

1986. 3. 
1986. 7. 

1986. 10. 
1987. 3. 

1987. 

1987. 10 

1988. 1. 8 

198札日目 18.

1988. 6. 15. 

1988. 7. 6. 

19HH. 8. 26 

地中t毎伯岸(フランス 1988. ，1. 9. 
イタリア， トノレコ.
エンプ卜)

イギリス南阿I沿岸 1986 -89 

(n g SI1/し)

有機スズ濃度 (ng...Jし)

TBTi6 -20 (内港)

10 (外港)

rHT NU -110 

UBT NDー 100

TBT ND -280 
lJBT ND -270 

TBT 130 -560 
DBT 140 -400 
TRT 50 - 120 

lJ8T 30 -70 

TBT 1 -36 

TBT 8 -74 

丁目TO. I -5.2 

0日TくI-2.-1 
MBT 0.2 -5.9 
TsT く I-0.3 

l】8T く l
MBT く I-0.2 
丁目T.1.0-11.8
1】IlT2. 6 -32. 9 

MBT く I - 16.3 

T日T3.0 - 11. 4 
D日T 16.3 -53.1 

MBT く I- 19.2 
TBT く I-7.4 

D 8T 5.4 -50. I 
MBT 13.0 -78.6 

TBT 0.207 - 1.015 

DBT O. 698 -2. 29 

¥lsT O. 032 -O. 538 
TPT 0目。208-0.0959 

DPT O. 0024 -O. 0258 
MPT 0.0024 -0.0144 

丁目T く2-78 DBT I -1 7 ~ßT 2 -7 

丁目T く2-235 DsT くI-50 ~日T く2-21 
TsT 44 - 1，500 DsT .1 -.10 M日T.1 -200 

TBT くI- 150 日日T くI-1，1 MBT くlー10

THT < I -28.1 08T < I -19.1 M8T く I-16 

TBTく2- 133 II日T くI-19 MH1く I-II 

港湾 丁目T 560 II日T340 
マリーナ TBT 440 UBT 90 

H!;拘 T8T 810 llBT 85 
7 リーナ T8T 260 -2，060 lJllT 45 - 19H 

港湾 TBT く 20-610 DsT < 20 -140 
7 リ--1-TBT 360 -3，930 IlsT 75 -750 
港湾 T日T 400 IlBT 100 
マリーナTsT 340 -1，880 日日Tl20-3，10 

港湾 TBT < 20 -11 0 IJBT < 20 -75 
7 リーナ THT 570 - 1，650 IJBT 150 -210 

TsT 工業排水l， 125 - 12， 150 

港湾 < 10 -936 
7 リ一寸 10-3，930 
養殖場 <2 - 17 

UBl 工業排水65-385 

港湾 <20 -484 
7 リーナく I-750 

養殖場く I-38 
M8T工業排*く 100

港湾 く 100-2，77-1 
7 リーナ<0.5-98 

養嫡場 < 1 -26 

最小値安If!i 38 表尉 18

F潮H寺 (0.5m尉) 51 

i高潮時 (0.5m屑) 21 

-46-

文献
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高橋 (1991)

Harino et aJ. (1998泊)

Ilarino et aJ. (1998b) 

Ilashimoto el aJ. (1998) 

同尼ら(1999) 

Alzieu et a1. ([989) 

Bacci et a1. (1989) 

Gabr i e 1 i des et a1. (1990) 

Cleary ([991) 
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第7(2)表各海域における海水中の有機スズ、の濃度範囲 (ngIL) 

調査海域 調査年月日
オフンダ沿岸 1988 

1989 

文献
R i Lscma et aJ.マ百官IT

イギリス併問i治伴 1986.5. -9. 

1987.5. -9. 

1988.5.→ 9. 

1989.5. -9. 

イギリスI宇i東部j斤岸 1990.6. -8. 
(lIgSn/LJ 

ナポリ拘(イタリア)
(11 g Sn/ L) 1991. 5. 

1991. 7 
1991. 9. 
1991. 11. 

Fyn!rli耐点沿岸 1989.5.9. 
(デンマーク)

γ リーナ 1989. 10. :11 
(ngSn/L) 

地中海 1995.5.26 
(コートダジュール沿岸 1995.6.15

San II i egoi21i 1988. 2.以前
1989.1. -90. 7. 
1988.2. 
1988. 10. -90. 7. 
1987.10. -89.1. 

1990.1.，7. 
1987. 10.，88.2. 
1988.10-90.7. 

Meline7内・ 1991. 8， 9 
(アメリカ)

ToloiJ，f (香港 1989
Victoria捲(香港)

脊港InJ i':~主 1988 
1989 

パーレーン沿岸
(11 gSI1/ L) 

AlexlIndria Ilarbours 
(エジプト)

地 If'彬
(トルコ近御)

1988-8日 TBT Nll -59 
DBT ND -133 
MBT ND -633 

Kubi lay et a1. (1996) 

'

'

-

マ

t

n

n

u

o

o

J

Q

d

ワゐ

Q
d

e

ワ白

A

-

q

d

}

，

p
b
-

，k

，弘、，
a
k
s
q

'

-

勾

，

a

'Hい
-

A

U

A

U

A

U

，E、

ー

-

H

9

6

-ZI--

、，，
T』

n

υ

n

v

a

u

油
引

d

E

U

-

-

-

d

o

u

u

-

2

1

1

1

2

 

1
-
0
0
0

均

一

一

一

-

4

4

-

n

U

A

U

p

o

a

-

-

L

、，，、ー'

し
-
n
u
t且

1

a

q

u

n

u

u

弓

q
L
n
υ
q
d
ワ
-
n
ョ、，，
H
b

ヌ
-
・

2

3

6

l

f

t

2

2

2

2

1

9

l

h
L
一A
1
'

一
1
A
マ
t
A噌

q

d

'

t

，
、
，
L

仙
鰍

-

7

8

削
一
一
一

J

一
-
一

-

3

ナ
鉛
ナ
向
ナ
日
ナ

j

一羽

7

0

l

J

J

J

-

一
一
一
一
一
-
一

一
-
a
z
i
A
U
n
u
n
U
A
U
-
-
'
P
T

，
E

F

T

，

一

'
S
1
d
n
b
I
d
a
U
1
A，ヮ白

I
一

一

ナ

ナ

ナ

ナ

7

7

7

7

二

一

一

一

場

・

場

・

場

・

場

・

一
リ
リ
向
リ
湾
リ
間
殖
湾
殖
湾
闘
地
問
殖
湾

つ
7

7

泌
す
泌
7

倦
長
港
建
港
町
長
排
出
建
港

T

T

r

T

T

1

1

1

 

n
n
n
u
u
n
n
n
n
u
u
n
u
o
n
n
 

申

l
'
t
n
υ
中

l
n
U
句

t

H

U

T

- Wa i te et aJ. (1991) 

T日1く3.0-7し2
DBTく1.0 -114 
MBTく1.0 -56.:1 

lJowson et aJ. (1992) 

全スズ 有機スズ
210 -690 (平均'141) 10 -350 (68) 
270 -2，470 (876) 40 -560 (166) 
410 日20(65:!) 30 -370 (1:l7) 
170 -710 (350) 10子 280(5，1) 

1-f機スズ 50-78 
TBT 45 -70 
有機スズ 35-382 
TBT 24 -378 

Co('('hieri et aJ. (993) 

Kure and Depledge 0 994) 

TBTく0.6-459 
IJ日Tく0.5-221
MBTく0.9-26 
TI'1'く 1-28.6 
1ll'T < 1 
IIPTく l

Tolosa et a1. (1996) 

ヨットハーパー 100以ヒ
17 -29 

海"，nc地周辺 14 
:1.:1 -6.7 

m北部 6.8 -1:1 
3.2 -3.4 

m南部 10 
1.:1 -3.6 

Y"lkirぉ etaJ. (1991) 

TBT Nll -11 
llBT Nll - 5 
MBT NlJ - ，1 

Larsul1 et a1. (1997) 

Nll -550 
170 -2，710 

Chiu et a1. (l99IJ 

Tslく90-510 
く90-1，000

TllT 2.29 -17.88 

Lau (1991) 

lIasal1 and Juma (1992) 

丁目TWeslern Ilarbour (軍港，商港)
Nll -83.5 (平均39.6)

East目 11lIarbour (漁港)
18.0-49.0 (27.8) 

DsT W，'slerll lIarbour 27.0 -57.5 (34.8) 
Eastern Harhour 14.5 -59.0 (24.5) 

MBT Weslern lIarbour ND -61. 0 (25.8) 
Easlcrn Harbour 11.0 -69.0 (21.6) 

TPT Weslern lIarbour ND -135.0 (4l. 8) 
Easlern lIarbour ND -37.0 (ll. 4) 

1ll'T Wesl.ern lIarbour 45.0 -204.0 (112.6) 
Eastern lIarbour ND -20.5 (6.6) 

Abd-Allah (1995) 

ヴ
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近傍域のみならず，瀬戸内海全域にわたり調査し

た(TBT0.207-1.015 ngSn /L， OBT 0.698-2.29 

ngSn /L. MBT 0.032-0.538 ngSn /L)。それによ

ると， TBT濃度は，大阪湾から別府湾に向かうに

連れて，徐々に減少した。この原因としては，外

国船舶からの溶出量が少ないことおよび外洋水と

の交換量が多いことを挙げている。また，従来の

ブチルスズ，フェニルスズ以外にオクチルスズ化

合物(プラスチック安定剤起源)による汚染の進

行がみられた。 TPT以外のブチルスズ，フェニル

スズ化合物は，ほとんどが溶存態として存在して

いた。その一方で、，分子量の大きいトリ，ジオク

チルスズ化合物は，懸濁態として存在していた。

有機スズ化合物の海洋生態系におよぽす全体像を

把握するためには，ブチル，フェニル以外の化学

穐についても考慮する必要があることを指摘して

いる。

② ヨーロッパ
フランス大西洋沿岸のブ、チルスズ濃度が1986年

と1987年の3月， 7月， 10月にモニタリング調査さ

れた (Alzieuet a1.， 1989)。ブ、チルスズの濃度

範聞は， TBT < 2-1， 500ng/L (1986)， < 1-284ng/L 

(1987)， DBT < 1-50ng/L (1986)， < 1-194ng/L 

(1987)， MBT < 2-200ng/L (I986) ， < 1-46ng/L 

(1987) であった。多くの試料では， TBT濃度が最

も高く， OBT， MBTの順に減少していったが，いく

つかの試料ではTBTより OBTのほうが高い場合もみ

られた。このことは環境条件によっては， TBTの

分解速度が変化することを示していると考えられ

る。マリーナにおけるTBTの濃度範囲は2-1，500

ng/Lで、あった。高い濃度は，船底塗料からの浸出

によるもので，この影響がないパックグラウンド

海域での値は， 5ng/L以下と考えることができる。

Bacci and Gaggi (1989) は，イタリアのチレ

ニア海北部の港湾およびマリーナで， 1988年4月

から8月にかけてブチルスズ濃度を測定した。そ

れによると，濃度範囲は港湾では， TBT<20-810 

ng/L， OBT < 20-340ng/L ，マリーナではTBT260-

3，930 ng/L， OBT45一750ng/Lで、あった。 TBTの1日

の負荷量は，それぞ、れ小型のボートの多し、小港で

は500g，大型船の出入りする大きな港では2kgの

オーダーではなし、かと推測している。また，発電

所の放水口からは多くのTBTが排出され，その排

出量はl日に7kgに及んで、いた。

Gabrielides et a1. (1990) は，地中海沿岸域

(フランス，イタリア， トルコ)の工場排水，港

湾，マリーナ(小型船舶用の港)，養殖場で1988

年4月から9月に採取した海水中のブ‘チルスズ濃度

を測定した。発電所の放水口 (Leghorn power 

plant，イタリア)では，極めて高濃度のTBTが検

出された (11，930および12，150ng/L) 0 TBT濃度の

範囲は， この特に高い値を除けば，港湾では83-

21Ong/L，マリーナでは100-1，000ng/L(DBTは200

ng/L以下)，フランス沿岸のイガイおよびカキの

養殖場では<2-17ng/Lで、あった。

Cleary (1991)によれば，イギリスがTBTの規

制に踏み切った1986-1987年以降のイギリス南西

部沿岸の表面層 (surfacemicrolayer)および表

層 (sub-surfacewaters) の有機スズ濃度は1988

年には減少し始め， 1989年もこの傾向は続いた

(最大で表面水で1/20，表層水で1/10に減少)こ

とを報告している。 1988年の調査では， TBT濃度

が最も低い測点では，表面層で38ng S n/L，表層

で18ngSn/Lであった。最も汚染の進んでいる測

点では， 100n g S n/L以上であった。 1988年から

1989年にかけての減少傾向は，マリーナの表面層

で特に大きかった。鉛直的には，表面層で最大値，

底層で最小値がみられた。潮の干満による差につ

いては，干潮時に最大濃度，満潮時に最小濃度で

あった。このように，海水中の濃度自体は減少し

ているにもかかわらず， 89年現在の海水中濃度レ

ベルは，ある生物種にとっては，慢性影響を引き

起こすのに十分な濃度であることを指摘している。

Ritsema et a1. (1991)は， 1988年および1989

年にオランダ、沿岸域で、ブチルスズ濃度を測定した。

1988年の調査では，マリーナでは120-4，000ng/L

の濃度で検出されたが，その他の測点では溶存態

のTBTは検出されなかった(検出下限値O.1ng/L)。

OBT， MBTは， ドックに近い測点を除いて25ng/L以

下の値であった。 1989年の溶存態TBT濃度は，マ

リーナでは17-7，210ng/L，港湾ではO.1-160ng/L 

であった。 OBT，MBTのマリーナにおける最大値は

それぞれし 340，460 ng/Lで、あった。 1989年の溶

存態TBTは， 4月から5月の終わりにかけて増加し，

その後は減少したが， 10月初めに再び高いピーク

がみられた。この2つのピークについて， 5月のピー

クは新しく塗装し直したボートの進水によるもの

であろうと考えられた。また10月のピークは， 10 

月初めにマリーナで高密度の藻類の発生がみられ

たことから，今回の調査では溶存態TBTは0.45

μmのメッシュで櫨過した海水で測定しており，

横紙を通過した0.45μm以下の微少藻類に吸着し
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たTBTが溶存態として測定されたのであろうと推

視リしている。

Wai te et a1. (1991) は1986-1989年にかけて，

イギリスのTBT規制後のイギリス南部沿岸海域に

おける影響について養殖場(カキ，イガイ)およ

び港湾・マリーナでモニタリング調査を行った。

1986-1989年のTBTの各年の平均値は，養殖場では

25， 20， 22， 9ng/L，港湾・マリーナでは297，

428， 398， 74ng/Lであった。全体として， 1989年

は1986年に比較して， TBT濃度が1/3から1/4に減

少していた。

Dowson et a1. (1992) は， 1990年の6月から8

月にかけてイギリス南東部沿岸で，ブチルスズ汚

染について調査した。その結果， TBTは<3.0-

71. 2ng S n/L， DBTは<1. 0-114ng S n/L， MBTは<

1. 0-56. 3ng S n/Lで、あった。高濃度のTBTは，マリー

ナや船着場などでみられた。ブチルスズ濃度の比

較では，一部例外を除けば， TBT， DBT， MBTの順

で高い値がみられた。海水中のTBTの起源はボー

トからの溶出のほか， i創業時に海底土から再溶出

した可能性も考えられる。

イタリアのナポリ湾で， 1991年5月 7月， 9月，

12月に総スズ濃度と有機スズ濃度が測定された

(Cocchieri et a1.， 1993) 0 5月から 11月までの

総スズ濃度の平均値は， 441 (5月)， 876 (7月)， 

653 (9月)， 350 (12月)ng S n/Lで、あった。一方，

有機スズ濃度平均値は， 68 (5月)， 166 (7月)， 

137 (9月)， 54 (12月)ngS n/Lで、あった。季節的

には，ボートの活動が盛んな春季から夏季に多い

傾向がみられた。ほとんどの有機スズの値は，無

作用濃度NoObservable Effects Level (NOEυ 

の20ng/Lを超えていた。

Dowson et a1. (1993)は， 1990年から1992年，

すなわちTBT規制5年後までの，イギリス南東部沿

岸のTBT濃度の時間的変化を追った。 TBTの減少傾

向は1991年以降顕著で、， 1991年冬季には，検出下

限値 (3ng/L)以下が19試料中13試料であったも

のが， 1991年夏季の調査では21試料中19試料になっ

た。更に， 1991年秋季と 1992年春季の調査では21

試料すべてが，検出下限値以下になった。

Kure and Dep1edge (1994) は，デンマークの

Fyn島周辺海域で1988年秋から 1989年秋にかけて

マリーナおよびマリーナ以外の海域で海水の全有

機スズ濃度， TBT濃度を測定した。海水の有機ス

ズ， TBTともマリーナ以外の海域では検出下限値

以下(<10ng S n/L) であった。それに較べてマ
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リーナでは， 1989年5月には50-78ngS n/L (有機

スズ)， 45-70ng S n/L (TBT) ， 10月には35-382ng

Sn/L有機スズ)， 24-378ng S n/L (TBT) の範囲で

検出された。海水中の有機スズの70-90%はTBTで

あった。有機スズ濃度の年変動はプレジャーボー

トの活動時期と一致していた。すなわち，有機ス

ズ濃度は3月から4月ころから上昇し始め，夏のシー

ズンに高い濃度に達し，秋口から減少し始めた。

Tolosa et a1. (1996) は， 1995年5月および6

月に地中海沿岸(フランスのコートダジュール沿

岸)において有機スズ濃度を測定した。有機スズ

の濃度範囲は， TBT <0.6-459ng/L， DBT <0.5-

221ng/L， MBT < O. 9-26ng/L， TPT < 1-28. 6ng/L， 

DPT， MPTはすべて検出下限値(<1ng/L)以下の

値であった。ブチルスズの中では， TBTの値が最

も高かった。 TBT/DBT比は1.5一7.3で，最近TBTが

負荷された様子が窺われた。フランスでは1982年

に使用が禁止され，地中海沿岸域では1991年まで

に禁止されたにもかかわらず， 95年現在でも生態

毒性的には危険なレベルにある。しかしながら，

1988年10月に行った調査 (Alzieuet a1.， 1991) 

に比較するとそのレベルは減少していた (TBTの

濃度範囲，今回調査12-459ng/L，1988年調査20-

1，560ng/L，平均値の比較では， 1988年の20%に

減少)。

③ アメリカ

Valkirs et a1. (1991) は，サンデイエゴ湾に

おいて1986年10月から 1990年7月にわたってTBTの

モニタリング、調査を行った。その結果， TBT塗料

の規制の効果により，モニタリング各測点で，表

面水のTBT濃度は減少した(例えばヨットハーパー

では， 100ng/L以上 (1988年2月以前)→17-29ng/

L (1989年4月から1990年7月))0TBT濃度は90年現

在も減少し続けており，回帰分析の結果から8ヶ

月から2年間で調査時の濃度の半分程度のレベル

になるであろうと予測している。

メイン湾の河口域で， 25m以下のポートへの有

機スズ含有防汚塗料の使用が禁止された4年後の

1991年夏にブ、チルスズ濃度が測定された (Larsen

et a1.， 1997)。各測点の濃度範囲は， TBT < 1-

11ng/L， DBT < 1-5ng/L， MBT < 1-4ng/Lであった。

測定値は，従来報告されているマリーナや造船所

の多い海域から報告されている値に比較して小さ

いもので、あったO これは本調査試料が，ボートシー

ズン末期のl回のみのサンプリングによるもので

あることが原因していることも考えられる。従っ
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て，将来この海域では，季節や潮の干満などを考

慮した調査が必要であることを指摘している。

④ その他の諸国

Chiu et a1. (1991) は，香港の大きな港湾設

備を持つVictoria湾と小規模な国際港であるTo10

港において 1989年にTBTの汚染度合を測定した。

その結果， To10港の濃度範囲はNO-550ng/L，

Victoria湾では170-2，740ng/Lの濃度レベルで、あっ

た。この濃度レベルは，欧米の港湾のそれに匹敵

するもので、あった。

香港沿岸域のマリーナ，港湾，台風避難施設，

養殖施設などで1988年と 1989年にTBTのモニタリ

ング調査が行われた (Lau，1991)。濃度範囲は，

1988年が<90-51Ong/L， 1989年が<90-1 ， OOOng/L 

であった。これらの施設では，防汚剤由来のTBT

が多く検出された。最高値の1，000ng/Lはマリー

ナ (Covemarina) で検出された。また，養殖場

の90%以上で、90ng/Lを超える濃度のTBTが検出さ

れた。これは，恐らくは生け賓に使われるTBTを

塗った漁網が原因であると考えられた。

lIasan and Juma (1992)は，ペルシャ湾内のパー

レインの海水中のTBTの状況を調査した。 TBTの濃

度範囲は229一1，788ng S n/Lで，平均値は597ngS n 

/Lであった。マリーナ，造船所，ヨットクラブな

ど4ヶ所を対象とし，各地点には対象施設から0，

0.5km， lkmの3測点を設け，それぞれ5，2， 2試料

を採取した。調査を行った地点間，測点問で有意

な差はみられなかった。

Abd-Allah (1995) は，エジプトのAlexandria

港内の軍港，商業港であるWesternHarbourおよ

び漁港であるEasternHarbourにおいて，溶存態

および懸濁態の有機スズ濃度を測定した。有機ス

ズ濃度は， Eastern Harbourに比較してWestern

Harbourで高い値がみられた。溶存態有機スズ濃

度の平均値を比較すると Western Harbour 

(Eastern Harbour) TBT39.6 (27.8) ng/L， 

OBT34.8 (24.5) ng/L， MBT25.8 (24.6) ng/L， 

TPT41.8 (11.4) ng/L， OPT112.6 (6.6) ng/Lであっ

た。ブチルスズ3態の溶存態と懸濁態の比較では，

溶存態の比率が高い傾向がみられた (73-89%)。

Kubilay et a1. (1996) は， 1988"'-'1989年にか

けて地中海の北東部(トルコ沿岸)のブチルスズ

濃度を測定した。濃度範囲は， TBT < 8-59ng/L， 

OBT <0.8-133ng/L， MBT <0.4-633ng/Lで、あった。

この調査の範囲では， DBTおよびMBTの起源として

は. TBTからの分解生成物の他に陸上起源のもの

の流入の可能性も考えられた。

(2) 海底土

海底土の濃度範囲をまとめて第8(1)一(2)表に示

した。

① 日本

千葉ら (1991)は， 1987年から 1989年の3年間，

仙台港の内港および外港において海底土を採取し

一晩櫨紙上に放置し，水分を除いた試料について

TBT， TPT濃度を測定した。その結果，各年の内港

および外港における平均値(範囲)は次の通りで

あった。内港43 (23-71)， 20 (12-33)， 58 (27 

125) ng/g，外港12(9-16)， ND， 50 (36-71) ng/g 

で、あった。内港と外港を比較すると， 1987， 1988 

年は有意差が認められ内港のほうが高かったが，

1989年には両者の間で有意差は認められなかった。

Harino et a1. (1998a， b) は， 1996年に大阪湾

と大槌湾(岩手県)において海底土中のブ、チルス

ズおよびフェニルスズ濃度を測定した。試料の採

取は大阪湾で、はエクマン・パージ採泥器を，大槌

湾ではスミス・マッキンタイヤー採泥器を使用し

た。大阪湾のTBTの濃度範囲は， 10-2， 100 ng/g d 

ryで、あった。ブ、チルスズの中では， 2測点を除い

てTBTが優占した。これは海底土中におけるTBTの

安定性(半減期が長いということ)を表している。

その一方で，フェニルスズの中では， MPTとDPTが

高い比率で存在した。大槌湾のTBTの濃度範囲は，

10-640 ng/g dryで、あった。 TBTは造船所近くの測

点で高く，プチルスズの中で優占していた(約60

%) 0 TPTの濃度範囲は30-40ng/gdryで、あり，半

数の測点で検出された。フェニルスズの中では

TPTが優占し，造船所の近くの測点で高い値で、あっ

た。すなわち， TPTもTBTと同様に造船所起源であ

ることが推察された。両サイトを比較すると，

TBT濃度は大槌湾よりも，大阪湾で高い傾向がみ

られた。これとは逆に， TPT濃度は大槌湾で高い

傾向がみられた。

② ヨーロッパ
1990年10月フランスのArcachon湾における表層

土のブチルスズ濃度を測定した (Sarradin et 

a1.， 1991)。試料は干潮時にinox採泥器を用いて，

表層5cmの泥を採取し， -20oCで貯蔵し測定された。

濃度範囲はTBT 4-158ng Sn/g dry， DBT 6-141 

ng Sn/g dry， MBT 13-111ng Sn/g dryで、あった。

フランスでは1982年の規制以来，マリーナにおい

ても特に高い値はみられていない。今回の調査結

nu 
Fhυ 
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調査蕩夜

第8(1)表各海域における海底土中の有機スズ濃度 (ng/g chγ) 

安蔽
仙台港 千葉ら (1991)

大阪港

大鎚湾

Aracachon湾

イギリス南部沿岸

イギリスl宇i東部沿岸

イギリス南東泊i扮岸

(ngSn/g・dry)

Fyn島南東沿}苧 マリーナ

(テ'ンマーク)

マリーナ以外

I'oolc lIarvour (イギリス)

Tamar Estuary 

(ngSn/g ， dry) 

S3n lliego湾 γリーナ

海軍基地

その他海域

調査年月 有機スズ濃度(ng/g， dry) 

1987 TBTC内港 23-71 (平均 43)

外港 9 -16 ([2) 

1988 内港 12-33 (2ゆ)

外港 N日

1989 内港 27-125 (58) 

外港 36-71 (50) 

1996 

1996 

1990.10 

1986 

TsT 10 -2，100 

TBT 10 -640 

TBT 4 -158 

llBT 6 -141 

llBT 13 -III 

TBTく 10-4，660 

1987 10 -1，080 

1988 20 -1，100 

1989 く 10-530 

1990 

1990夏

TBTく3.0-9，601 

IJ日T<1.0 -7，232 

MBTく1.0 -425 

TIlTく 3-3，097 (平均 848)

1991冬 <3-4，207 (917) 

存く3-2， 112 (474) 

夏く3-l. 047 (404) 

50 く3-734 (302) 

1992存く3-568 (216) 

1989.5. 

1989.10 

1989.3. 

1989.9. 

1989.9. 

全千'f機スズ 110-121

TBT 60 -73 

全有機スズ 71-36・1

T日T45 -74 

~.IJ. (く 10)

N.IJ. (く 10)

全有機スズ 72

THT 53 

1989.10 全作機スズ制

T日T51 

1985-1988 日T12 -470 (平均 (60)

1988-1990 

1990-1992 

1991 

1988 

そω{也泌域

マリーナ 1989 

海軍基地

γ リーナ 1990 

海軍J$i・地

その他海域

Hoslon Harbour (アメリカ)

Saint-Laurcnl Esluary 

(カ寸ダ)

包£ば丘二主yl

1988 

9 -505 ([41) 

'1 -521 (101) 

10 -44 (23) 

TllT 15 -l. 100 

37 -240 

1. 7 -78 

19 -530 

40 -280 

7.7 -70 

21 】 370

42 -180 

6.7 -50 

TsT 96 -459 

llBT 20 -186 

MBT 1'>1) -72 

1990 THT 7.5 -27 

IJBTNll-1.9 

¥lHT NIJ -10.'¥ 

¥995 TBT <0.2 -410 

llsTく0.2-61. I 

MIlTく0.5-30.5 

F
h
u
 

Harino et a1. (l998a) 

Harino et a1. (1998b) 

Sarradin et a1. (1991) 

Wai tc et a1. ([991) 

llowson et a1. (1992) 

Dowson et a1. ([993) 

Kure and llep1 edgL' (1994) 

Langston and Pope(1995) 

V.1kirs et a1. (1991) 

Wuertz et a1. (1991) 

Saint-Louis et a1. (1997) 
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調否覆1l

第 8(2)表各海域における海底土中の有機スズ濃度 (ng/g dry) 

("凶，，/日・ dry) DllT 

111¥1 

l胡宣年月 有機スズ濃度(，唱え.dry) 

1993. 7. T8T J止大似 520 (8cm刷)

2.12 (8clII屑)

59 (29印刷)

IIritish Columbia (カナダ)

Vancou¥'円一 Harbour (力ナ'/)

支百r
Stew討 rl ilnd Thりmpson (1997) 

19H2~ 1985 TBT NII一 11.000

DHT NIJ ~ H. 500 

MllT NII ~ 3. 400 

¥laguirL' ('1 a1. (1986) 

1¥.川tυn 11社 rbour (アメリカ) 19HH TBT ¥11 ~ 518 

[JBT NIJ ~ 316 

¥IBT NIJ ~ 130 

TBT 15 ~ 590 

DIlT .1 ~ 110 

11IlT 0 ~ 13 

Ilohl'mia River (アメリカ)

Ch，'sapeake sけY

1991 

PelC i fk Coast (アメリカ) Ilrrく 10 ~ 770 

ドort[，lIld Clnd soothb，lY 

l1arhollr (アメリカ)

Makk川 ('1a1. (1989) 

¥IcGl'l' θ1 a1. (1995) 

KronL' e1 a1. (1996) 

TBT 21 ~ 12.400 

DIlT 15 ~ 2.2.10 

Pag，' ('1 al. (1996) 

得港i;iI七 19湾対 TllT 1.1 ~ 1. 690 

1989 < ~J -990 

ベーレインめ岸

Lau (1991) 

Haおan日"rl.Iuma (1992) 

AlIck land (ニュージーランド)

(ngSn/区・ Jry)

<~ ~ 1.360 

TBT 128 ~ 1. 930 

de Morι el a1. (1995) 1990 

γ リー十(喬港) 19~J.I. 7. TllT q I <k: ft!( 500 

(，哨s，，!g. rl，'y) 

Yイ沿岸域 l日目5.:1 TBT .1 ~ .1. 500 

IlHT 2 ~ 1.900 

ImT 7 ~ .110 

Kan~A t i rJ'k I ap (1997) 

果から可 TBT濃度はマリーナや船舶が係留しであ

る場所で高く，そこから離れた場所の濃度は数

ng Sn/g dry程度で、あった。このような汚染され

た測点で、はTBTの比率が高かった。その一方で，

汚染源から離れた場所および水深の深い場所では

MBTの比率が高かった。このMBTの起源は，海底土

中ではTBTの分解が遅いことから，海底土中のTB1'

の分解による寄与は少ないことを指摘している。

Waite et a1. (1991) は，イギリス南部沿岸域

で 1986~1989年の4年間(サンプリング， 7月 ~9

月)にわたりカキ養殖場の表面海底土のTBT濃度

を測定した。その結果，各年の濃度範囲は<10-

4，600ng/g dry (1986)， 10-1， 080 ng/g dry 

(1987)， 20一1，100 ng/g dry (1988)， < 10-530 
ng/g dry (1989) であった。このうち，カキ養殖

場とマリーナを兼ねている測点 (BucklersIlard) 

を除くと 4年間の濃度範囲は<1 0-660ng/ g dry 

であった。 BucklersHardを除く各測点では，顕

著な年変動はみられなかった。これらのカキ養殖

Ko el al. (1995) 

場をTBTの汚染度合によって次の4段階に区分した。

1.軽度汚染サイト(<10-50 ng /g dry)， 2.中位

汚染サイト (60-200ng/gdry)， 3.重度汚染サイ

ト (300-1， OOOng/ g dry) 4. Buck 1 ers I1ard 

(>1，000 ng/g dry)o Croach)ll周辺の表面海底土

の濃度は，海水濃度の1，000~6， 000倍で、あった。

イギリス南東部沿岸のTBT汚染について1990年6

月から8月にかけて調査が行われた (Dowsonθi

a1.， 1992)。海底土表面の濃度範囲は， <3 

3， 935ng/g dryで、あった。試料を採集した測点の

うち，半数以 kが検出下限値未満であった。1'BT

値が検出された測点の多くは， 20-100時 /gdry 

の範囲にあった。調査サイトのうち5サイトは，

非常に汚染度の高いサイトであり， TBT濃度は500

ng/g dryを超えていた。これらのサイトは，ボー

ト活動が盛んなサイトであったの

Dowson e t a 1. (1993) は，同じくイギリス南

東部のEssexおよびSuffolk河口で1987年のTBTの

規制以後の濃度変化について1990年夏から 1992年

円
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U
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春にわたり測定を行ったO ポリプロピレン製の、ンヤ

ベルで表面士を採取し，その I十lの上から lcmの最

近取積した士を試料として肘いたれその結果，平

均値は1990年 848 (夏)， 1991年 917 (冬)， 474 

(イ手)， 401 (夏)， 302 (秋)， 1992年 216 (春)

ng /g dryで、あった。海底土の濃度は 1990年以来

徐々に減少してきている。 TBT濃度の季節的，時

間的変動については，測点により 2つのタイプが

みられた。 1つのタイプは春から麦.にかけて値が

上詳し 1992年には1990年に比較してDBTとMBTの

比率が増加したタイプこもうひとつは夏から冬に

かけて位大航を示すタイプで，このタイプの測点

ではIJBTと¥IBTの比率の増加傾向は認められなかっ

た

1989年にデンマークの Fyn島において調査

(Kure and ])epledge， 1994) を行った。試料はプ

ラスチック製のコアを用い採取した後，実験室で

静It(し，上部のlcm層を取り除き凍結乾燥したも

のを分析に供した。マリーナでは5月の有機スズ

濃度は110-121 ng Sn/ g dry， T13T60一73ng Sn/g 

dry， 10)] (こは:71-364 ng Sn/ε dry， 45-74 

ng Sn/g dryであった3 また，マリーナ以外の場

所では， :3) J， 5月には有機スズ， TBTとも検出下

限値未満(<10ng Sn/g dry) であった。 9月には

有機スズ<10-72ng Sn/ g dry， TBT < 10-53 

ng Sn/g dry， 10月には84ng Sn/g dry， 51 ng 

Sn/g dryであった。海底土中の丁目Tの比率はおお

むね50%以|二で、あったc

Langston and Pope (1995) は，イギリスでT8T

が組制された1987年を挟んで， 1985年から 1992年

にかけてイギリス南部Dorsetで、海底士a のT8T濃度

を測定した濃度範囲は， 1'001 e港 1985年から

1988年 12-470 (平均160) ng Sn/ε， 1988~1990 

年9-505 (平均141)ng Sn/g， 1990-1992年 4-521

(平均 101) ng Sn/g， Tamar M口1991年 10-44

(23) ng Sn/gで、あった。イギリスにおける規制以

来のTBTの減少傾向は，その蓄積性のため海底土

では海水ほど、顕著で、はなかった。

③ アメリ力，カナダ

Valkirs et a1. (1991) は，カリフオルニアの

サンデイエゴ、湾で引Hが上:5~;1JIJ された 1988年2月から

1990年7月にかけて調査を行った。試料はステン

レス製のVanVθen採 1二器で、採取され，そのうち上

層の2cmは取り除かれた。マリーナの濃度範囲は，

15-1，100 (1988)， 19-530 (1989)， 21-370 (1990) 

ng/g dryであり，その他の海域では1.7-240 

(1988)， 7.7-280 (1989)， 6.7-180 (1990) ng/g 

dryで、あった。規制後，海水濃度は減少したが，

それに比較して海底士の濃度は顕著な減少傾向は

みられず，測点による差も大きかった。

ボストン港内のボート活動が盛んな水域で，

1988年と 1990年の規制前後の海底土中のブFチルス

ズ濃度の比較調査が行われた (Wuertz et a1.， 

1991)。試料はエクマン採泥器で採取され，分析

されるまで 200Cで保存された。 1988年の濃度範

岡は， TBT 96-459ng/g dry， DBT 20-186ng/g dry， 

M8T<0.1-72ng/g dryであったものが，規制後の

1990年には， T8T 7.5-27ng/g dry， IJBT<0.4-

1.9ng/g dry， MBT<O. 4-10. 4ng/g dry(こ減少した。

この原!大|については，光化学的反応あるいは再牒

湖による他所への移動よりも，生物学的あるいは

化学的メカニズムによる減少のほうが大きいと推

測してし、る O

Saint-Louis et a1. (1997) は， 1995年にカナ

ダのSaint-Laurent河口で海底土を調査した。試

料は表雨iから5clII層を採取し， -20oCで保存した。

分析の結果，ブPチノレスズの濃度範囲はT8T<0.2-

110ng/g dry， DBT<O. 2-61. lng/g dry， M8T 

< O. 5-:30. 5ng/ g dryで、あった。ブチルスズ濃度は

港湾施設近辺で高く，港湾の外に出るに従って急

激に減少した。 D8T，MBTもいくつかの測点で、検出

されたが，これは環境・生物作用によるT8Tの分

解により生じたものと判断された。

Stewart and Thompson (1997) は， 1993年7月

にカナダのBritishColumbiaの港湾およびマリー

ナの海底土のブPチノレスズ、濃度の鉛直分布について

調査した。試料はステンレスのコアで、60cm層まで

採取し船 1-.で、一78''Cで凍結した後， -20oCで保存

し lcllI間隔で分割した。 1989年の規制にもかか

わらず，海底土のブPチノレスズ濃度は依然として高

かった。最大値は520ng Sn/g dryで商船がT8Tの

供給源になっていることが考えられる。鉛直分布

はサイトにより異なり，マリーナでは表面から8

cmのところに T8Tの最大値があった(表面64

ng Sn/g dry， 8clII層520ngSn/g dry)o OBT， M8T 

濃度は更に低く，最大値はD8T242ng Sn/g dry 

(8clII同)， MBT 59ng Sn/g dry (29clII層)であったり

このことは，胤制後25m未満の小型船舶からの剥

離塗料の海底士表面への落下量が減少しているこ

とを示している。しかし，その一方で、港湾では，

表面が最も高い値を示した。回帰モデルから，

TBTの第一段階の分解までの半減期は8.7年と計算

q
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された。この値は，従来言われている値よりも長

いが，水温が低いために微生物による分解が阻害

されるためと解釈された。

その他の海域のプチルスズの濃度範囲は， TBT 

ND-ll.000ng/g dry， DBT ND-8，500ng/g dry， MBT 

ND-3.400ng/g dry (パンクーパー港 1982-1985， 

Maguire et a1.， 1986)， TBT ND-518ng/g dry， 

DBT ND-316ng/g dry， MBT ND-130ng/g dry (ボス

トン港 1988，Makkar et a1.， 1989)， TBT 15-590 

ng/g dry， DBT 4-110ng/g dry， MBT 0-13ng/g dry 

(8ohemiaJ 11， Chesapeake湾 1991，McGee et a1.， 

1995)， T8T <10一770ng/ g dry (太平洋沿岸域

1986-1991， Krone θt a1.， 1996)， T8T 24 

12，400ng/g dry， D8T 15-2，240ng/g dry (ポート

ランド港， 800thbay港 1990-1992， Page et a1. ， 

1996) であった。

④ その他の諸国

Lau (1991)は， 1988年10月"-'11月と 1989年4月

"-'8月香港沿岸の養殖場，マリーナ，台風避難施

設でT8T濃度を測定した。試料は採泥器でuのサ

ンプルピンに採取した後，分析まで凍結乾燥で保

存した。濃度範囲は1988年 14-1，690ng/gdry， 

1989年<9-990ng! g dryであった。

lIasan and J uma (1992)は，ペルシャ湾内のバー

レインの海底土中のT8Tの状況を調査した。試料

はVanVeen採泥器で採取され，プラスチック容器

で冷凍保存された。 T8Tの濃度範囲は128-1，930

ngSn/gで，平均値は732ngSn/gであった。マリー

ナ，造船所，ヨットクラブなど4ヶ所を対象とし，

各地点、には対象施設から0，0.5km， 1kmの3測点を

設け，それぞれ5，2， 2試料を採取した。 T8T濃度

は地点間で差があり，対象施設から遠ざかるほど

低下する傾向が認められた。

1990年にニュージーランドのAuckland周辺で、調

査が行われた (deMora et a1.， 1995)。試料は

測点により，鉛直方向にはコアあるいは表面土は

ステンレス製のドレッジで採取された。コアの試

料は2C01間隔で、分割された。それぞれの試料は分

析まで-300Cで保存された。 T8Tの濃度範囲は，

< 2-1， 360ngSn/ g dryであった。高い濃度のT8Tが

検出された測点は，海軍の乾ドック(船を収容し

てから排水し，船全体の修理・塗装が行われるよ

うになっているドック)およびボートの洗浄施設

の周辺の海底土であった(通常範囲 300-800

ng Sn/g dry)。モデルを使った解析では，マリー

ナの海底土中の半減期は1.3-4. 4年と計算された。

TBTの鉛直分布は，海底土の底質，周囲の環境条

件等によって異なったが，洗浄施設の周辺では表

面から4-6clllで高い値がみられた。マリーナでは

10C01以深ではTBTは検出されなかった。商業ドッ

クの周辺では，一般的には表面が最も高く，深く

なるに従って減少した。海軍の造船所周辺では最

大値は表面から2Clllのところで検出された。

Ko et a1. (1995) は， 1994年7月に香港の6カ

所のマリーナあるいは台風避難施設， 8カ所の造

船所の海底土を測定した。 PetitePonar採泥器で、

表面海底土を採取した。採取された海底土のうち，

表面から2Clllの土が試料として分析された。 T8T濃

度は， 18，300ng Sn/g dry， 53，000ng Sn/g dryと

いう非常に高い値が検出された測点もあったが，

これは塗料の破片が混入したためと考えられた。

各測点を通した中央値は500ngSn/g dryであった。

TBT濃度は依然高いレベルにあり，前出のLau

(1991) と同じ測点の結果と比較しても同じか，

逆に増加している傾向が認められた。いくつかの

測点では， T8T汚染は造船所から50m沖合にまで

拡がっていた。この調査から，小型船舶がT8T汚

染の源になっていることが示唆された。

タイ沿岸域の海底土のプチルスズによる汚染

状況が 1995年に測定された (Kan-Atireklap et 

a1.， 1997)。試料はエクマン・パージ採泥器で採

取され，生物による分解を防ぐために10%のホル

マリンが加えられた。それから分析まで 20"Cで

保存された。その結果，表層土の濃度範囲はT8T

4-4，500ng/g dry， DBT 2-1，900ng/g dry， MBT 7-

410ng/g dryであった。 TBTおよびD8Tで1，000ng/g

dry以上の高い濃度がみられた測点は，いずれも

大型商船や外航船の出入りする港湾であった。そ

の一方で，小型漁船が出入りする港湾や養殖場付

近における濃度は比較的低い値で、あった。すなわ

ち，タイにおけるT8T汚染は主に大型の外航船の

防汚塗料に起因するものと考えられた。 T8T，D8T， 

MBTの平均比率は，それぞれ52%，21%， 27%で

あった。海底土中のT8Tの分解は，熱帯地方のほ

うが亜熱帯地方に比較して早いと述べているo

(3) 貝類

貝類中の有機スズ濃度をまとめて第9(J)一(3)表

に示した。

①イガイ類 (MytiI us edu Ii s，ムラサキイガ

イM.ga/ /oprovincia/ is) 

Wade et a1. (1988) は， 1986年にアメリカ沿

A
吐
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岸14カ所でM. edulisの体内濃度を測定した結果，

平均値(範囲)はTBT425 (100-1540) ng Sn/g 

dry， DBT 239 (< 5-870) ng Sn/ g dry， MBT 221 

ng Sn/g dryで、あった。ブチルスズの中のTBTの害IJ

合は25-100%で平均48%で、あった。

Higashiyama et a1. (1991) は， 1989年に東京

湾の26カ所でムラサキイガイのブチルスズおよび

フェニルスズ濃度を測定した。平均値はTBT

80ng/g wet， DBT 160ng/g wet， MBT 40ng/g wet， 

TPT 1，670ng/g wet， DPT 20ng/g wet， MPT 20ng/g 

wetであった。有機スズ濃度は漁港で高い値がみ

られた。湾外の測点では痕跡レベルで、あった。こ

れらの結果からみて，東京湾内では高濃度の有機

スズが生物体内に残存しており，特にTPTは， DPT， 

MPTIこ比較して2オーダー高い値であり，その分解

が進んでいないことが窺われる。従って， TPTは

今後の日本の海洋環境汚染において重要な問題に

なることを指摘している O

Page and Widdows (1991)は1985年から1989年

にかけて，イギリスのCornwall，Sullom Voe石

油ターミナル (Shetland) ， ノルウエーの

Langesundf jord，パミューダのHamilton港におい

てM. edulisのブPチノレスズの体内濃度の測定を行っ

た。 Cornwallにおける体内濃度の季節変動は，冬

に低く，船舶活動の活発な晩春から初夏にかけて

高くなった。年変動については，全体として1987

年から1989年にかけて， TBTの負荷量は減少した。

Sullom Voe石油ターミナルおよびLangesund-

fjordのM. edulisの体内濃度は，実験的に求め

られたSFG(Scope For Growth，成長と再生産に

必要なエネルギー基準量)に影響をおよぼす闇値

以下の値であった。このことから，汚染海域と非

汚染海域のSFG値の差は， TBT以外の例えば芳香族

炭化水素のような他の毒性物質が関与しているか

もしれない。 Hamilton港の例で、は， TBTはSFGIこ対

する影響の35%を担っており，残りの65%は石油

由来の毒性物質によるものと推測している。

Uhler et a1. (1993) は， 1987年一1990年にわ

たってアメリカの東部沿岸46測点，西部沿岸32測

点(1987-1988年は東部沿岸12測点，西部沿岸5測

点)でM. θdulisの体内のブ、チルスズ濃度を測定

した。東部沿岸の平均値(範囲)は，総プ、チルス

ズ濃度では， 1987年一1988年 448(140-1，230)， 

1988年一1989年 488(ND-6， 010)， 1989年一1990年

378 (20-1，900) ng/g dry， TBTは242(10-1，200) 

ng/g dry， DBTは108(10-580) ng/g dry， MBTは

48 (ND-140) ng/g dryであった。また，西部沿岸

の平均値(範囲)は，総ブチルスズ濃度では，

1987年一1988年2，222 (50-5，280)， 1988年一1989

年1，181 (ND-3， 760)， 1989年一1990年553 (20-

2， 340) ng/ g dry， TBTは355(10-1，380) ng/g dry， 

DBTは162(10一740)ng/g dry， MBTは97(ND-300) 

ng/g dryで、あった。カキ類などを含めた二枚貝全

体の体内濃度の結果から，東部および西部で大き

な違いはみられなかった。測定した二枚貝の約40

%は200ng/g dry J;J，下の値であった。 1，000ng/g

dryを超えた個体は，東部沿岸で全体の7%，西部

沿岸では12%であったo M. edulisのプチルスズ

濃度は，東部沿岸の多くの測点では3年間で大き

な濃度変化はみられなかった。東部沿岸では3測

点(マサチューセッツ，コネチカット，ニューヨー

ク)で減少し， 4測点(ロードアイランド，コネ

チカット，ニューヨーク2測点)では逆に増加し

た。西部沿岸の多くの測点で，総プチルスズ濃度

は減少し，増加した測点はなかった。すなわち，

西部沿岸のほとんどの測点ではブ、チルスズ濃度は

減少したが，東部沿岸では測点により違いがみら

れた。 TBT: DBT比は2.6であり，後述のカキ類の

6.2に比較して半分以下の値であった。このこと

から，イガイ類の方がカキ類に比較して効率的に

代謝・排植を行っていることが窺われる。

Page et a1. (1995) は， 自然条件下での

M. edulisのTBTおよびDBTの体内濃度分布につい

て， 1989年7月に大型のタンカーが行き来するメ

イン州のポートランド港の石油基地施設周辺およ

び9月にリゾート地で小型の漁船やボートが多い

Boothbay港の特徴的な2つの港で、調査を行った。

濃度は全身ではTBT，DBTそれぞれ2，350， 340ng/g 

dryで、あった。部位別では鯨組織に多く分布して

おり，体全体の約2倍の濃度であった。移植試験

の結果から， TBTの排出については2つのパターン

がみられたo 1つは鯨・消化腺組織でみられるよ

うな急速な排出とそれに伴って起きる緩やかな排

出の2段階の排出過程であり，もう 1つは体全体・

生殖腺組織で観察されるような緩やかな単相の過

程である。鯨組織の排出速度は，消化腺に比較し

て2.4倍早かった。急速な排出は海水の影響を受

けやすい組織で起こる。この排出の半減期の範囲

は急速な排出が2.2-5.3日であり，緩やかな排出

が28-69日であった。

Harino et a1. (1998a， b)は，大阪湾(1995年

6， 8， 11月， 1996年1月) と岩手県の大槌湾

行。
民
U



丸茂:有機スズ類に関する文献調査

第 9(1)表各海域における貝類中の有機スズ濃度 (ng/g dry) 

生物穐 洞古海1暗 調青年 理度範l明(平均怖) ("民 fkd. y) 文献

Uyr i IIIS f'dul Is sostOll Ilil!'bor (γ り-r-ューセ y ツ) 1~87 TsT 1'10 IJllT 70 MDlく5 W<ld(. (.'1 ifl. (1988) 

Narrag，l1lsd t B:'IY (11-ードγイランド) 170 ヘ5 く5

(I1!':Sn/j:! . dl'Y) Hpmpstl'd Ihlrbor (二 ;.L- ~I ーク) 100 70 90 

Throgs Nl'ck iGO 90 く5

1.0¥¥"1;'1' Rily 120 ]6Q く5

Sa1¥ lli 町~O Aay (カリフ'.-1-'レニア) ~10 H:lO 6，10 
Missioll HilY {泊。 :!()O 日~O

S，H】 p，・d.守ollitrbor 1. ;).10 520 HO 

S(ln Friltlt' i s{'o Btl}' 110 00 <5 

Yi:lquinu B!lY (オレコン) 200 以} く5

Till"lllIook Bay 150 10 50 

Sil1dιir Inll'¥ (ワシントン) 150 70 50 

EII Iot si.I)' 480 :.!:.!u く5

Bellilldle.lsl BiI¥ ilO !:iiO 1.240 

(ng!g • ¥¥，('t) 東京湾 1989 T8T 20 -2，10 (80) llig~lshjy.lmé.l et al. (Jリ日1)

OsT ，10 -5，10 (60) 

MBT 20 l:!O HOI 

TPl :.!80 -5.9:10 (1. GiO) 

。PT0 -liO (20) 

llPT 10 -510 (20) 

Cornwall (イーγリス) 19~7. 11 TBT 5.10 P<J!!l' <lml 1¥' i ddow己 ()991)

UBT 670 

19HK 3. -]0. TI:H 740 -2. :l:!O 0，510) 
υIlT ，，10υ50 (iID) 

1989. 1 ーリ 丁目T000 ーl白 700 (1，1，10) 
UBT 590 -1，000 (i20) 

Shet hllld 1985 T8ョ 510- 1， .150 

υ13T lYU -2.10 

1986 丁目TClO ・1， 770 

DBT ，0 -，1，0 

1987 1BT 190 -1， I!)O 

。日150-290

1988 18T 2:¥0 -1. 050 

IlsT 50 -220 

アメリ力引"五沿1;' 1987 -88 臼 1.10-1， :'::1O Uhll'J' l't <11. (993) 

1988 -89 日 NO-6υ10 

1989 -90 8T 20 - 1，900 
1989 -90 TBT 10 - 1， 200 

lリ89幽リO D8T 10 . 5~O 

1989ーリO MBT ND -1. :':00 

アメリカl有印私ilH-¥そ 1987 -88 8T 1.050 -:i.:!HO 

ly88 -89 HT 1:':0・.1.~)80 

1989 -!-lO 8T 20 -:.:， ].10 

1989 -90 TRT 10 - 1，、同O

I~R!l ーリo IJHT 10 -j.IO 

U89 -90 ¥18T l¥U -:100 

1990 '2i - 1110 (1お3)

Port lalldi)~ (アメリカ) 198日7 全身 TllT 2， :150 lJ日T:110 P，w' t->( id. (1995) 

.@~. :l， 1J30 020 

生鑓腕 :':.090 '110 

消化腺 1， 0，0 4りり

腎掛 740 320 

開設紡 :WO 120 

Bootbbi.1Y地 (γメ')力) lリ89.9 鰹 a，2HO 1， n:1O 

'1殖腺 1.250 1，200 
;肖(tij申 1，(;.10 1.:'::W 

(ng/g • Wl't) 大阪湾 1995-96 TBT 20 - 3~旧 Hm'illn ('( n/ . (1998<1， b) 

k槌湾 1995-96 10ー180

(ngSnl日・ dq') Ch i nhilt' Bay t韓国) 1987 TBT 110 1!v.'e1l¥g t'l <11. (1999) 

1988 丁目T190 

1990 丁目T:';，10 

199:1 丁目T 1，10 
199，1 TliT 120 

(1995年8月， 1996年7月)でM. edulisのブチル

スズ、の体内濃度調査を行った。大阪湾のTBTの濃

度範囲は， 20-390ng/g wetで、あった。一方，大槌

湾の濃度範囲は， 40-180ng/g wetで、あった。両湾

ともブチルスズの中ではTBTの割合が最も高かっ

た。大阪湾では測点による濃度差はそれほど顕著

で、はなかったが，大槌湾では，造船所から肉iitれる

につれて体内濃度は減少し，ブチルスズ中に占め

るTBTの割合も減少した (68-52%)。このことか

ら大槌湾のTBTの汚染源は造船所であろうと推測

ハ
b

「

D



丸茂:有機スズ類に関する文献調査

主盟 荷重書官

第 9(2)表各海域における貝類中の有機スズ濃度 (ng/g dry) 

賓室草 蓋重量園1軍司置n;;届/届!!ill 責蔽
TBT :!70 OBr iO MRT<5 Wndp (.r 111 • (988) 

TBT 50 日T く5 MBTく5

T8T 330 IJBT 20 IIBTく5

TsT 660 IlRT 60 MBT 50 

T8T ;90 UBr 2;0 MBTl20 

丁目T130 IlBT 10 M8Tく5

TBT 80 IJBT 20 MsTく5

TBT G90 日 RO M8T 40 

TBT 20 UrlT 20 MAT<5 

T8T 490 IJBT 60 MHT 40 

TB1 50 IlHT 20 MBTく5

TB1 20 1J8T < 5 MBTく5

TB1 ぇ IJBT く MBTくち

TB1 20 日 <5 MsTく5

TBT 380 IJOT 30 MBT 10 

T日T110 IJBT 10 M8Tく5

TBT :180 IJBT 30 MBT IO 

THT 660υ日T 70 MBT IO 

TBT 40 IJBT <， 5 MsTく5

丁目T410 IJBT 90 MBT 70 

TBT 70 IlHT IO 118T<5 

TBT 1. 560 rmT 1. 280 MOT920 

TBT 34 -4.015 Stt'pllt'1l詰I"U (1991) 

TBT 34ーIO町 015

8T 5:! -45:.! Wωd. .1 .1. (19911 

~IJ -1. 1付。
32 -1. 677 

17 - 1.040 

NU -1i2I 

【r司"n“ISSリ討Ir仔出ι臼j vlrgl川F川I1C山‘日hl'ν叫i、亀阿ap伊t“川k.B恥雀剖《旬y(メ lリ)-】ラン |ド<1

【 s出岬"卸削"川川f川川』“dwIchf:'θ円開fI肘IハSl山 山hit川"け川t，.日叫《

("官gSn/g.d仙ry) Ch，川‘叫rIわ'ド.，叫tれ"川》刈川11Harhnr (-，サrウス7カ'HJライナ}

出 Joll!!sRivt'r (プ n1)ダ)

Nupll's 8dY 

ιharlot!t' H<td畑 2

T.ampa Bay 

制。 Andl'P¥¥'島町

rt'll罰則'01，1BelY 

Mis!'issippi込山nd (ミンシゾヒー)

8retυ11 Soulld (ルイジア 1一)

B削“t.l!"iaR伺 V

TI'!'fj.I!(J!Ult' 日制y

.10凶pphHurbor Bi.lYou 

Gal¥'l'ston B岬. ConfpdPI姐teRel'f' (テキサス)

H“nniJ Rt't'1 

Todds [)ump 

Y!wht Club 

Mi.lti.lRordil BHY 

Nt:'lll'(>S R岬

South Buy 

IIo!lnlulu Harbo'-(ハワイ}

Crifssm，;ln'eJ Ri節目 Cω1 iforni酋 (γ メリカ)

(lIgSnl反・ dry)

Cf<I.，>SOSflW.I virJ.!Iflic<I Ml'x i山湾

(I1KSn!g' dry) 

アメリカ東部沿r，l

Chinhm'i肯(緯悶}

N山川1"l;，pillwi イギザス市両前陪

ConlIsh山出1(イギリ什

Aukぞ say(γりスカ.-Yメ，)カ)

(n尻!~ . wt't) LOl'h Lax furd (イギリス}

N. lil1l“ Ki 1I ylJl:').l討{アイル弓ンド}

(IIRSIIIμ ・dry)
G<tl il'ia (ス，、イ〆)

(l1gSIII日・ dry)

1986 

19H7 

6

7

N

9

0

 

8
8
0
0
8
9
 

9
リ

9

9

9

1

1

1

1

1

 

19H8 -R9 AT 50 -i.6泊。
19B9-90 BT 20-5白 ~30

llhh.r t'l aJ. (993) 

19H9-90 TBT 10-4守 0:10

1989 -90 IJBT 10 - 1. ..70 

19討-90 MBT 10 -330 

1994 TBT 100 - 1. 800 

¥lRT ~IJ -120 

Hwat1J:: l'( .，]. (1999) 

1986 Gibus川1<.1 Bryan (1986) 8T 60 -1.16:J 

1986 TBT .17 -6:13 

TRT :lY -i39 

IJBT 21 -:171 

GiblJ討 ν1，，1. (988) 

198i -88 T8Tく 10-65 Short t't ed. (1切891

1986 く 20 -330 Baih'y e:tnd Ilavit's (I99Il 

1987 < 20 -350 

1988 く 20 -220 

199.1 

HJY5 

T8T (j J. 3 -713. 7 

101. 6 -4討2.6

Mit1l'hin (.t al. 09リ7)

19Y() T8T 36 -9i4 

IlH" 169 -YU9 

¥lsTく 3-387 

TPT <3 -:!50 

Ruiz t't ，，1. (l99M) 

している。また，採集深度が増加するに従って，

体内濃度は減少した。

Hwang e t a1. (1999) は，韓国南東部の

Chinhae湾で、M. galloprovincialisの体内濃度と

堆積物のTBT濃度を 1987， 1988， 1990，1993，

1994年の各年にわたって調査した。平均値はそれ

ぞれ110，190， 240， 140， 120ng Sn/ g dryであっ

た。 TBTの汚染源の大部分は湾の内側にあり，大

型船が停泊する岸壁や養殖場の近くの測点で比較

的高い値が検出された。 TBT濃度は湾の内側から

- 57-

外側にかけて急激に減少し，湾の外側ではほとん

ど検出されなかった。汚染源からの距離と TBT体

内濃度の間には有意な相聞がみられた。

② 力キ類(マガキ Crassostrea gigas. 

アメリカガキ ι virginica， Ostrea 

sandwichensis) 

Wade et a1. (1988) は， 1986年アメリカ沿岸

22カ所でカキ類 (c. virginicaまたは

αsandwi chensi s) の体内のブ、チルスズ濃度を測

定した。その結果，濃度範囲はTBT<5-1，560



丸茂.有機スズ類に関する文献調査

第 9(3)表各海域における貝類中の有機スズ濃度 (ng/g dry) 

生物縄 調1f.i1ii域
T/wis υl'bit11 Port J刊li11 ip Bay (オーストラりア)

(ngSIl/!l . wet) 

T. dm'i~l;;'l 司 H本沿岸

T. blοIIlIi H本的u昔
hg/g'wt'll 

T. 1'1訓 IRθnl

{ngSn/g • t.lry} 

r. t!lberosa 

tιl巴l¥ll/(t'ril

(ngSnl日目 dry)

(}{'pm>vru eri，wce<l 

台湾tni芋

古il'l;inW

韓国的1:¥':

イギリス iNI'~'iD~

(ngSn/g • dry) 日ri t t<lll)' (ソ勺ンス)

flinIυ1'el Iι ul:'l!CJ Nurm<llluy (ツワ〆ス)

(ng$tlig. dry) Britt.tll}' (ソワ/ス)

(ngSn/g • dry) イギリス南西沿岸

f/p:wp 1 ('x t rUlJcu I us レタ，W，
(ngSn/g・d，.y)

l.i(1υrIl1iJ !ilron'" 東フ，}νつ'諸島(ドイ ;t)

(ngSn/g • dry) 

Rn('(' i num IJnd;J t um 北海お仁びγィ1) -'.1 ン斗 rl~

(ng/只'¥I'l'd

Nl>ptWIt'H .1/11 iqυ。 北海およびアイリソシュ海

(ng/g・wet)

MOl"U/el /(l'l1tll1liltil 台湾沿M~

(ngSlし/π ・dry)

LIrtorillil/ittοKi 11yl】t官財{アイ Jレラ/ド)

(ngSll!g • dry) 

.¥I}'‘J‘1!'f'o<Jria ])ampIl'r/昨，'ilJ (凶オーストラ')ア}

(ngSIl!日・ wpt)

訓lt部 濃l1r範囲(平灼fiO(11 g /民 urv) 文献

19\1~ TBT ND -29. 9 Fmi 1 (' (19!)3) 

1990 -92 TBT .130 (最た値)

TPTJ.iOO(最k値)

TsT 7 50 (/~~}.;:航)

TPT 1. 770 (最k値)

Hol"IglJchi el ~d. (1¥)リ4)

199:l -94 1.:11 地スス:IHO.H- 1. 12.J..~ Liuecal 付加7)

TBT+TPT 16.1i -15i.3 

199:1 -94 1'd-it地スズ 23.:!-4.1. 2 L i IIい1I! 1. (19Dil 

TllT 1 TPT -43.7 

1995ーリ TBTS -50!) 

TPT :J -:!， .l!i0 

19HG -H9 Tll'l♀ 50 -94.'1 

d" 21 -51fJ 

丁目T+OBT ♀ tl:l -1. 62¥ 

C!. 57 別 8

19HR -91 mT(♀) 

日l化符・Iill県¥， \~2 

lE ~1llG 

腎臓 8.821 

そψ他 5¥:':

1::(:本し 0:19

TBT (，f) 

山!ヒ作・卵巣¥， OO~\ 

足¥， 1iO 

肝臓 7，97S 

そ山他 199 

4宅ft: 1. O~1I 

Shim pI 111. (:;000) 

Giuu!;υt ，r!. (J990) 

SI rollt'1l ι'1 ，，1. (JY92ul 

198.1-87 丁目T(♀) 50 -3，011 Brvl111 (" "J. (199:1¥け

ElY2 

IY9:l 

11)91) 

1995 

19Y3 

1994 

1995 

IYY7 

58 -

(♂) 1-15 -3，011 

IlRT(♀) -12 -742 

(♂) \2~ -7.12 

1992-9:1 TsT(♀ B -186 

(♂) :;:.! -2.16 

IlRT(♀) 38-239 

(C?) 38 -262 

il'l化rr.IJI叫1

T日rl♀ o-79.3 

しヂ-6リ 7

IlsTC半 o-1. .196 

(l1') 0 -671.6 

.IIsT (♀ o -2白6.(I 

{。、 0-3%.3

1iHI;部

TBT(♀ o -6:':.7 

(♂ o -11. 6 

山IT(♀ -:!， SO-l 

(♂ o -671. (i 

IIBT(♀)υ-府6.6

(♂ o -86.6 

f主体

mTI早-S 1. :~ 

{♂ o -:':5.8 

IJBT I♀-1.857.9 

(♂ ¥.9 -:':91.3 

附円(♀ー ¥59.3

Cc?) 1..1 - 1%.7 

TBT 150. Y -1. :':89. 5 

I'BTO-'li.O 

DBTO-;!封。
MBT 2. 5 -:W. 0 

丁目T0 -:1利。
IJBT 0.5 - 129 

MIlT 2. I -.13. 0 

i¥xi;tk et ul. (19fl5b) 

Bmll'J" t-'CωJ. (19リ5)

JJ(' t't id. (1997) 

Idc t't id. (19!)7) 

t有機スズ 229.3-1，.'101.6 Liuettll. (I997) 

TBT+TPT 116.5 -1，342.7 

lllT NIJ -29fi. J ~li l1t' hi l1ド r ed. (1997) 

fl2. fi -50日3

TBT N[) -33 Rl.j I恥 maalld Spil"kt:'u (1999) 

lJ1H ND -29 

MBT N[) -70 



丸茂:有機スズ類に閲する文献調査

ng Sn/ g dry， DBT < 5-1， 280ng Sn/ g dry， 

MBT < 5-920ng Sn/ g dryであった。テキサス州の

Galveston湾では， ヨットクラブ，航路に近い

Todd DumpsおよびHannaReef，マリーナから600

メートル以内に位置しているConfederateReefに

おいてブチルスズ濃度の時間的，空間的変動を調

査した。汚染の程度は，汚染源に近いヨットクラ

ブ， Confederate Reef， Todd Dumps， Hanna Reef 

の順に大きかった。時期的には，全測点で12月に

最大値を示した。 Galveston湾の試料で、は， TBTは

総ブチルスズの65-100%であった。 TBTの比率の

季節的変動についてみると 8月が各測点、とも最

も低い値であった。これは夏には，生物活性が盛

んになり， TBTがDBTやMBTに分解されるためであ

ると指摘している。

Stephenson (1991)は， カリフオノレニア什|で

1986年10月に1回(平均殻長3.5阻)， 1987年に2回

(平均殻長18，25mm) の合計3回マガキのマリーナ

への移植試験を行った。移植期間はl回目 2---3ヶ

月， 2， 3回目 4---5ヶ月であった。カキはマリー

ナ付近では殻が幅広となる成長異常を示したが，

マリーナ以外の場所(下水や精油場の放水口近辺)

では成長異常を示さなかった。海水濃度が30-40

ng/L (カキの体内濃度では500ng/g dry) を超え

ると，正常な個体(殻長/殻幅比が12以上のもの

を正常とした)はみられなかった。個体によって

は10ng/L以下でも影響がでる場合もあった。

Wade et a1. (1991) は，メキシコ湾の1986年

から1990年において，有機スズ塗料規制前後のア

メリカガキの体内の総ブチルスズ濃度およびTBT

濃度を測定した。 17測点 (1986年は6測点)の各

年の総ブチルスズの平均値は，それぞれ219，328， 

305， 220， 140ng Sn/g dryであった。総ブ、チル濃

度は， 1987年から1990年にかけて徐々に減少し，

1990年は1987年に比較して約43%になった。全測

点のうち75%の測点では， 1990年は1987年に比較

してブチルスズ濃度は半分以下になった。規制前

後の1989年から 1990年の間で17測点に42測点を追

加した合計59測点で調査した結果， 85%の測点は

濃度が減少し， 5%の測点は変化がなく， 10%の

測点では逆に増加した。減少傾向のみられなかっ

た測点は，大型船のドック施設のようなプチルス

ズの汚染源に近いところであった。このような測

点では規制の効果が出ていなかった。ブPチルスズ

の中ではTBTの割合が最も高かった。 DBTやMBTも

検出されたが， 1987年にはそれぞれ83%，67%の

測点で検出されたものが， 1990年には， 38%， 0 

%と減少した。特に， MBTの減少傾向が顕著であっ

た。

Uhler et a1. (1993)は， 1988-1990年の3年間

アメリカ東部沿岸37測点でアメリカガキ，西部沿

岸の2測点でα sandwichens i sの体内のブチルス

ズ濃度を測定した。東部沿岸の総ブチルスズ濃度

の平均値は， 730 (1988-1989)， 675 (1989-1990) 

ng/g dryで、あった。また， 1989年一1990年の間の

TBT濃度の平均値は， 540 ng /g dry， DBTは122

ng/g dry， MBTは65ng/gdryで、あった。 TBT: DBT 

比は6.2であり，前述のイガイ類 Mytilusedulis 

の2.6に比較して大きな値で、あった。

Hwang et a1. (1999)は， 1994年に韓国南東部

のChinhae湾で、マガキのTBTの体内濃度を測定した。

検出されたTBT濃度範囲は， 100-1， 800 ng/ g dry 

であり，平均値は614ng/g dry。最も高い値の得

られた測点は大型船の桟橋近辺で，湾の外側に向

かつて徐々に減少していった。

③ チヂミボラ類 CNuce//a /api //us. 

N. / ima) 

Gibbs and Bryan (1986) は， 1986年3月一4月に

イギリス南西部沿岸でN. 1apillusのインポセッ

クス段階とTBT濃度との関係について調査した。

インポセックス段階は・初期段階(輸精管の形成，

小さなペニスの形成)・中間段階(雌のペニスの

伸長一雄のサイズに近づく)・最終段階(輸精管組

織の過大成長に伴う雌の輸卵管末端部の閉塞)の

3段階であった。このうち，初期段階ではあまり

大きな影響を受けない。また，マリーナ付近の個

体群ではほとんどの雌がインポセックス状態で、あっ

た。初期段階の雌が100%の測点のTBT濃度(総ブ

チルスズ濃度)は47 (60) ng/g dry，初期段階78

%，中間段階22%の測点では87 (108) ng/g dry， 

中間段階52%，最終段階48%の測点では 132

(271) ng/g dry，中間段階22%，最終段階78%の

測点では178 (351) ng/g dryで、あった。雌の100

%が最終段階に達していた測点の体内濃度は633

(963) ng/g dryであった。 この海域では

N. 1apillus個体群の減少傾向がみられるが，こ

の兆候としては，①雌比の減少，中間，最終段

階個体の出現，②老齢個体の優占，③再生産能

力の低下を挙げることができる。これら一連の調

査結果から，生殖阻害は体内濃度が100ng/gdry 

を超えるあたりから影響が出始めた。この種はど

のくらいの期間でインポセックスを発症するかは

Q
d
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よく知られていないが，実験からは20ng/Lの濃度

海水に6ヶ月暴露した結果，インポセックスは，

初期段階から中間あるいは最終段暗へと進んだ。

Gi bbs et a1. (1988)は，同じくイギリス南西

部沿岸でN. 1apillusの野外における移植試験の

結果， TBT・DBT濃度と雌のペニスサイズの関係に

ついて検討した。コントロール測点 (Crooklets，

海水濃度<O. 5ng Sn/L)では月齢12，18， 24の各

個体群でTBT(DBT)濃度78(21)， 189 (87)， 39 

(41) ng /g dryに対して，ペニスサイズはそれぞ

れO.76 (雄のペニスサイズ2.03)，1. 06 (3.05)， 

1. 15 (3.44) mmで、あった。一方，移植した測点

(Dart，海水濃度9-19ngSn/L)では月齢18の個体

群で， TBT (DBT)濃度579(325) ng/g drYtこ対し

て雌のペニスサイズは3.98(雄4.03)mmで、あった。

雄のペニスサイズ、に対する雌のペニスサイズの割

合RPSI (Relative Penis Size Index) は以下の

ように表される。

RPSI= (雌の平均ペニスサイズ)3/(雄の平均べ

ニスサイズ)3 X 100 

すなわち， J~PSI が 100になると雌雄のペニスサ

イズが同じとなる O コントロール測点のRPSlは

3. 7-5. 1 であったが，移植した測点のJ~PSJは96.3 

であり，ペニスサイズは雌雄ほとんど同じであっ

た。

Short et a1. (1989) は， 1987年8月"""1988年

5月にかけてアラスカ州のAuke湾で、N. limaのTBT

の体内濃度を測定した。濃度範囲は全期間を通じ

て<10-65ng/g dryで、あった。 TBT濃度は，マリー

ナから離れるにつれて徐々に減少していった。

TBTが検出されたのはマリーナからの距離が約1.8

kmまでの測点で，約3km以上離れた測点で、は検出

下限値未満の値で、あった。 RPSIの値は，マリーナ

から遠い測点から近い測点になるに従って0.00

34.27の問で変化した。特に，マリーナから約3km

以上離れた測点では， 0.00-2.60と低い値であっ

たが，約1.8km以内の測点では13.79-34.27と高い

値を示した。 VDSI (Vas Deferens Sequence 

Index，雌の輸卵管末端部の閉塞度を示すもので

6段階のうちの平均値で表される)も，マリーナ

から約1.6km離れた測点で、3.09と高い値がみられ

た他は， O. 8kmの測点で、4.29，1.4km 3.96， 2.74， 

1. 8km 2. 19， 3km 1. 14， 3.6km 0.19とマリーナか

ら離れるに従って徐々に減少する傾向がみられ，

8. 5km離れた測点で、は0になった。すなわち，イン

ポセックスと体内TBT濃度の問には有意な相関関

60 

係がみられた。また，移植実験によるTBT暴露の

結果， 1ヶ月後33%の雌のペニスが0.2-0.8mmの範

囲で成長した。

Bailey and Davies (1991)は，イギリスのTBT

塗料の規制(1987)前後の3年間(1986-1988)， 

スコットランド、西海岸で3つの成長段階(成員，

未成熟貝，稚貝)のN. 1apillusのスズ体内濃度，

RPSIおよびVDSIを測定した。体内濃度は1986年<

20-330ng/g wet， 1987年 <20-350ng/ g wet. 1988 

年<20-220ng/ g wetで、あった 1986年"""1987年の

間に成貝の総スズ濃度およびRPSIは増加したが，

1988年には規制の結果，体内中のスズはサケ養殖

場近くの測点のみで検出されたが，それ以外の測

点では検出されなかった。 VDSIは1988年まで刑力11

し，多くの不妊雌が観察された。この原因として

は， 1988年においても海底土由来の低濃度のTBT

が緩やかに放出されていることが考えられた。ま

た， TBTに暴露の結果，雌だけでなく雄もペニス

長が増加することが認められた。

Minchin et a1. (1997)は，アイルランドの漁

港 (Ki11 ybegs) でN. 1apillusのTBT体内濃度を

測定した。その結果， 1994年には61.3-713. 7ng 

Sn/ g dry， 1995年には101.6-482. 6ng Sn/g dryで、

あった。この種の場合，汚染源から12kmの範|汁|に

生息している個体に影響がみられた。インポセッ

クスの影響は， 同時に測定した Littor ilJa 

littoreδ よりも鋭敏でTBT汚染の指標種として重

要であると述べている。また，イギリスでは，

1987年に25m未満の小型船の船舶塗料としてのTBT

の使用が禁止されたが， Killybegs港のような25m

を超える大型船が出入りするような港では依然と

してTBTの影響がみられることから，今後は50mま

での船舶のTBT塗料の規制が必要であることを桁

t商している。

Ruiz et aJ. (1998) は， 1996年夏スペインの

北西のGa1 i c i a沿岸の37測点においてN. 1apillus 

の体内ブチルスズ濃度とTPT濃度を測定した。濃

度範囲は， TBT 36-974ng Sn/g dry， DBT 169-909 

ng Sn/g dry， MBT<3-387ng Sn/g dry， TPT<3 

250ng Sn/g dryであった。体内濃度は北部の測点

で低く (80ng Sn/ g dry 0-下)，工場地帯沿岸部

(450ng Sn/ g dry以上)で、高かった。この海域に

おける有機スズの主な起源は，規制範囲外の大型

の漁船や商船であった。 RPSIは6"""59，VDSI は3.2

~6. 4，不妊雌の比率は0~54%の範囲であった。

インポセックスの指標と雌の体内TBT濃度の問に
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は対数的な関係があり，相関係数は0.80前後であっ

た。外洋に面した場所でのインポセックスは，沿

岸域を航行する商船などの塗料が水平的に輸送さ

れて影響することが考えられる。

④ イボニシ類(イボニシ Thaisc/avigera， 

ツノレイシガイ ，T. tuberosa， レイシガイ

T. bronn i， T. orb i ta) 

Foa 1 e (1993) は，オーストラリアのメルボル

ン近くのPortPhi llip湾で1992年2月から7月に

かけて10測点でT. orbitaの体内のプチルスズ濃

度とインポセックスの状況について調査を行った。

TBT濃度は， < O. 2-29. 9ng Sn/ g wetの範囲で、あっ

た。インポセックスは，マリーナや港近傍の測点

で多くみられた。体内TBT濃度と RPSIの聞には有

意な相関関係は認められなかった。体内濃度は平

均して10ngSn/g wetと低く，近年の環境濃度の

低さを反映しており，インポセックスと明瞭な関

係はみられなかった。このインポセックスは非可

逆的現象なので，調査時点ではTBT汚染のないと

ころの個体群の中にも発見される可能性があり，

定期的な調査の必要性を述べているJ

Horiguchi et aL (1994)は， 日本沿岸域の32

測点において， 1990年5月から 1992年10月の問イ

ボニシおよびレイシガイのブチルスズとフェニル

スズの体内濃度を測定した。 TBTおよびTPTの最大

値は，イボニシでは430，1，700ng/g wetで、あった。

また， レイシガイではそれぞれ750，1， 700ng/ g 

wetで、あった。これらの値は，従来日本沿岸域で

報告されている魚類や貝類よりも高い値で、あった。

体内のブチルスズ中の3体の比は測点により一定

で、なかった。一方，フェニルスズの比は一定の傾

向を示し， TPT>DPT>MPTの順であった。雌雄聞

の比較では全体として雌のほうが高かった。この

ことから，有機スズは雌の生殖器官に高濃度で濃

縮されていると考えられる。インポセックスは，

両種とも全ての測点でほぼ100%であった。イン

ポセックスが引き起こされるTBT濃度は10-20ng/g

wet程度と推察された。 TBTとTPTの体内濃度とRPL

Iとの関係はよく似ていることから，インポセッ

クスは， TBTのみならずTPTによっても引き起こさ

れることが考えられる。 TBTとTPTの聞には高い相

関関係 (r=0.857-0.966) がみられた。

Liu et aL (1997) は，台湾で1993年7月から

1994年10月の問，モニタリングの指標種としてイ

ボ、ニシおよびツノレイシガイの体内総有機スズ濃

度およびTBT+TPT濃度を測定した。濃度範囲は，

イボ、ニシの総有機スズ濃度180.8-1，124.8ng Sn/g 

dry， TBT+TPT濃度16.6-157. 3ng Sn/g dry，ツノ

レイシガイの総有機スズ濃度23.3-44.2ng Sn/g 

dry， TBT+TPT濃度1-43.7ngSn/g dryであった。

総有機スズに対するTBT+TPTの割合は， 4-99%の

問で変化した。ツノレイシガイではインポセック

スの兆候はみられなかった。一方，イボニシでは，

インポセックスは，測点により 48"-'100%の間で

みられた。 RPSIは，漁港よりもむしろ岩礁域やカ

キ養殖場の測点で高い傾向がみられた。 RPSIとス

ズ濃度との聞には相聞はみられなかった。有機ス

ズ汚染の指標種としては，両種の比較ではイボニ

シのほうが適していた。

Shim et al. (2000) は，韓国沿岸の61測点で

1995年1月から 1997年5月の間，イボ、ニシのTBTと

TPTの体内濃度およびインポセックス段階を調査

した。 TBTとTPTの濃度範囲はそれぞれ5-508

ng Sn/g dry， 3-2， 460ngSn/g dryで、あった。 61測

点中47測点において全ての個体でインポセックス

が確認された。港や造船所に近い測点ではインポ

セックスの段階が高い傾向がみられた。インポセッ

クスは体内濃度が10ngSn/g dry以下でも引き起

こされた。インポセックスが全く確認されなかっ

たのは2測点のみであった。インポセックス段階

と有機スズ濃度との聞には有意な正の相関関係が

みられた。その一方で，雌に対する雄の割合とイ

ンポセックス段階との聞には有意な負の相関関係

がみられた。イボ、ニシを汚染されていない海域か

ら港に移植すると， TBT， TPTを濃縮しインポセッ

クスが誘起された。

⑤ その他の貝類

Gibbs et aL (1990)は，イギリスヨウラクガ

イOcenebra θrinaceaを用いて 1986年4月から

1989年10月にかけて，イギリス南西沿岸および

Bri tany (フランス)でTBT汚染に対する反応を調

査した。 TBTの濃度範囲は雌で、50-948ngSn/g dry， 

雄で21-518ngSn/g dry (TBT+DBT雌83-1，621 

ng Sn/g dry，雄57-1，621ng Sn/g dry)であった。

汚染源に近いところでは，輸卵管の異常がみられ，

インポセックスを引き起こしていた。海水濃度お

よび体内濃度と RPSIとの関係は海水濃度ではl

ngSn/Lから 2ngSn/L，体内濃度では 100ng Sn/g 

dryから200ngSn/ g dry Iこ増加するところでRPSI

の値は急激に増加した。雌のTBT体内濃度は雄に

比較して約12%高かった(TBT+DBTは約20%高かっ

た)。体内の比率は雌では全体の50%が輸卵管に

n
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存在し， 23%が生殖腺・消化腺複合部に含まれて

いた。一方，雄では生殖腺・消化腺部が全体の42

%に達し，内臓部で24%であり，輸精管の比率は

低く 6%で、あった。

Stroben et a1. (1992a) は，アラムシロガイ

のl種 (Hiniareticulata) を材料として1988年

11月から1991年11月(体内濃度測定は1990年7月)

にかけてフランスのBrittanyおよひ~Normandy で、

TBT汚染に対するインポセックス調査を行った。

部位別には， TBTは腎臓 (8，821ng Sn/g dry) に

一番多く濃縮し，その次が生殖腺・消化腺複合部

(1， 122ng Sn/g dry) であった。 TBTおよびDBTの

体内濃縮は，雄は雌のそれぞれ86%，89%になっ

ていた。インポセックスの指標のうち，体内TBT

濃度と最も相関の高かったのはVDSIであった。雌

のペニス長は季節に関わりなく変化した。その一

方で，雄は11月""'-'3月の聞に最大になり，生殖休

止期間の8月""'-'9月に最小lこなった。

Bryan et a1. (1993b) は， 1987年の規制前後

の1984年から 1993年にかけてイギリス南西部沿岸

で同じく H. reticulataのインポセックスの段階

と体内のTBTおよびDBT濃度について調査を行った。

濃縮係数は海水濃度10ngSn/Lで、30，000，1ngSn/L 

で75，000であった。雌のペニスの発達は，海水濃

度1ngSn/Lあたりから始まった。 TBT規制の結果，

体内濃度は1984年から 1993年にかけて1/5""'-'1/10

に減少した (TBT50-3，011ng Sn/g dry (1984 

1987)→8-246ng Sn/g dry (1992-1993)， DBT42 

742ng Sn/g dry (1984-1987) → 16-289ng Sn/g 

dry (1992-1993))。しかし，インポセックスの改

善は遅かった。これはインポセックスが不可逆的

なものであり，影響を受けていない雌の新規の加

入が限定されているためであると考えられる。

TBTの体内濃度は雌雄問で有意な差はみられなかっ

た。

Axiak et a1. (1995 b) は， 1992年に地中海マ

ルタ島沿岸で、Hexaplextrunculusの体内ブチル

スズ濃度とインポセックスの関係について調査を

行った。多くの場合，消化腺・生殖腺複合部のブ

チルスズ、濃度は軟体部全体の35%で、あった。 RPSI

の値が50になるのは，消化腺・生殖腺複合部のプ

チルスズ濃度が6ngSn/g dryになるところであっ

た。汚染された水域では，雌は雄よりも多くの有

機スズを蓄積する。 TBTの暴露は雌を死に至らし

めることはなく，平均殻長および重量はむしろ雄

より大きかった。また，汚染水域で、は新規の若齢

個体の加入量が少ないため，その他の水域に比較

して大きい個体が多い傾向がみられた。このよう

な汚染水域では，エネルギーは再生産よりも体細

胞の成長の方に多く使われてしまうと考えられた。

Bauer et a1. (1995)は， 1993年夏季に北海の

東フリージア諸島(ドイツ)でタマキピガイの一

種 (Littorinalittorea) のTBT体内濃度と間性

の関係について調査した。 TBTの体内濃度は，

150.9-1，289.5ng Sn/g dryで、あった。間性の程度

は5段階に区別された。段階2""'-'4の個体は港やマ

リーナの近くでみられた。輸卵管の変形は不妊に

つながった。間性を示す指標としては，①間性

指数 OntersexIndex， ISI，個体群中の間性段

階の平均値)，②雌の平均前立腺長が用いられた。

両指標ともTBT体内濃度との聞に相関関係が認め

られた。フランスやイギリスの個体群の調査結果

からは，間性が進行する海水濃度の闇値は 15

ng Sn/Lで、あった。形態的観察では，港近辺の個

体群からは輸卵管の閉塞がみられた。また卵胞の

溶解現象は汚染されている測点のみならず，汚染

されていない測点でも観察された。

Ide et a1. (1997) は，エゾパイ科の2種

(Buccinum undatumとNeptunθaantiqua) を材料

としてブチルスズとインポセックスの関係につい

て北海およびアイリッシュ海おいて1995年l月 ~

9月の問調査した。ブチルスズの濃度範囲(平均

値)は，B. undatum TBT 0-47.0 (4.2) ng /g wet， 

DBT 0-28.0 (6.6)ng/g wet， MBT 2.5-30.0(7.9) 

ng/g wet， N. antiqua TBT 0-38.0ng/g wet， DBT 

0.5-129ng/g wet， MBT 2. 1-43.0ng/g wetであっ

た。ブ、チルスズは軟体部で検出され，貝殻では検

出下限値未満で、あったc 雌のインポセックスの割

合は，B. undatum 0-90%， N. antiqua 0-29%で

あった。 B. undatumでは，インポセックス段階

とブチルスズ濃度との聞に有意な相闘がみられた

が，N. antiquaではこの関係はみられなかった。

また，組織学的な知見からTBTは通常のエゾ、パイ

科の貝では致死的な要因にならないことが示され

た。

Liu et a1. (1997)は，台湾におけるレイシガ

イダマシMorulagranulaの有機スズとインポセッ

クスの関係を1993年の9月と 10月に調査した。全

有機スズ濃度は229.3-1，401. 6ng Sn/g dry， TBT 

+TPTは116.5-1， 342. 7ng Sn/g dryの範囲であっ

た。全有機スズ濃度とTBT+TPT濃度の聞には正の

相関関係がみられた。レイシガイダマシは，同時
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に調査したイボニシと比較して全有機スズ濃度は

同じような値で、あったが， TBT十TPT濃度は高かっ

た(i. e. 96%: 43%)。また，ツノレイシガイ

に比較すると 10倍高い体内濃度 (i. e. 242ng 

Sn/ g dry : 23ng Sn/ g dry) でありながらインポ

セックスの兆候はみられず， レイシガイダマシは

有機スズに対して感受性が低いと考えられる。

¥1inchin et al. (1997) は，アイ/レランドの漁

港 (Ki 11 ybegs) で 1994年6月と 1995年5月に

L. 1ittoreaのTBT体内濃度とインポセックスの関

係を調査した。 TBT体内濃度は， ND-296. 5 (1994 

年) ng Sn/g dry， 52.5-502.3 (1995年)ng Sn/g 

dryであった。 L. 1 ittoreaは同時に調査した

N. lapillusよりもTBT汚染に強く ，N. lapi llus 

が生息できないような環境での指標種として有効

であると述べている。

Reitsema and Spickett (1999)は， 1997年7月

西オーストラリアのDampier群島で同じくレイシ

ガイターマシの体内ブチルスズ濃度とインポセック

スの関係を調査した。体内濃度はTBT<0.3-33

ng Sn/ g wet， DBT < O. 3-29 ng Sn/ g wet， 

MBT<0.3一70ngSn/g wetで、あった。 3体のブチル

スズの中で最も濃度が高かったのはM8Tであった。

海水中の濃度も同様にMBTの濃度が高かった

(TBT<0.3-25ng Sn/g wet， D8T<0.3-14ng Sn/g 

wet， ¥18T<0.3-220ng Sn/g wet)。海水中のMBTが

高い原因は，亜熱帯の環境での日射条件と強し、水

の循環によるT8Tの光分解によるものと考えられ

る。インポセックスの比率は0-57%であった。体

内T8T濃度とインポセックスの段階との聞には相

関はみられなかった。これはこの種ではT8Tをす

みやかに分解するためと考えられる。

2) 暴露実験

(1) 貝類

貝類の暴露実験は環境からの取り込み・排出，

体内への取り込み後の生残率，成長への影響およ

び有機スズとインポセックスの関係などの視点か

ら研究が行われている。貝類の暴露実験の内容お

よび結果についてまとめて第10(]) -(2)表に示し

た。

Zuolian and ]ensen (1989)は，デンマークの

Rungstedマリーナにおいて自然条件下で，

M. edulisの有機スズおよび総スズ、の海水からの

取り込みおよび排出の測定を1986年10月29日に開

始した。 M. edu/isはネットバッグに入れ(1つ

のネットバッグに75個体収容)，清浄な海水中で

約1週間飼育した後，マリーナ内外の5測点 (5測

点の海水中の有機スズ濃度は<0.04，0.05， 0.11， 

0.17，0.19μg Sn/ e )の浮桟橋直下に垂下した。

体内中の総スズ濃度は，有機スズ濃度に比較して

2"'3倍高い値であった。取り込み(蓄積)期間は

51日(体内濃度は約10倍増加)で，その後水槽中

の滑浄な海水に戻して21日日および43日目の排出

量を測定した。海水中のスズ濃度が減少するに従っ

て，濃縮率は増加した。生物濃縮係数は条件によ

り， 5，000-60，000の聞であった。半減期は有機ス

ズで40日，総スズで25日であった。

8ryan et a1. (1989)は， _v: 1apillusを"Cで

ラベルした塩化トリブチルスズ (T8TC1)で海水

と餌料 (M. edulis) を汚染したT8Tの蓄積実験

を行った。この時，①海水のみ汚染 ②餌料の

み汚染 ③海水，餌料ともに汚染の3段階の実験

条件を設定した。その結果，給餌区は無給餌区に

比較して2"'3倍のT8Tの蓄積がみられた。また，

T8Tの取り込みは28日目に平衡に達したが(海水・

餌料汚染区)， 14Cの取り込みは実験最終日の49日

目まで続いた。 TBTの取り込みのピークが28日目

にみられ，それ以降は14Cが取り込まれているのに

T8T濃度が増加しないのは，体内でTBTの分解が行

われていると推測している。理想的な飼育条件下

では，T8Tの50%以上が餌料から取り込まれるこ

とが考えられるが，自然条件下では冬のように餌

料条件が悪い場合には，餌料からの取り込みが50

%以下になることもあると結論づけている。

Langston and 8urt (1991)は， 二枚貝の

Scrobicularia p1anaを用いて海水と堆積物から

の単独および複合影響について実験を行った。そ

の結果から，二枚員は他の底生生物に比較して

TBTの取り込み量が大きく，これは堆積物からの

取り込み量が多いためであると述べている。その

傍証としてT8Tの体内濃度と堆積物中濃度の聞に

高い相関 (r=0.81)があることを挙げている。堆

積物中濃度が， 0.3， 1. 0 μg Sn/gの場合，体内濃

度は40日で平衡に達した。最も高濃度の10.0μg 

Sn/gで、は急'性毒'性の兆候を示し， 2週間以内に全

佃|体が死亡した。 40日間の取り込み実験に引き続

いて行われた60日間の排出実験の結果からは，

T8Tの半減期は27.5 11 (0.3μg Sn/g) ， 14.5日

(1.0 μg Sn/g)であった。これは自然条件下での

値(約50日)よりかなり短いが， これはT8Tを含

まない海水で飼育しているためであろうと述べて
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丸茂:有機スズ類に関する文献調査

第10(1)表貝類の暴露実験の結果および内容

実験結果

体内総スズ濃度は有機スズi蝿J藍に比

較して2-3倍高い値福本中のスズ濃

度が減少するに従って濃縮率は増加.

生物濃縮係数は5.000-60.000半減期

有機スズ40tl.総スズ25t1.

傾館側体は無炉、餌個体に比較して2

-:lf宮の蓄偵ラベルされたTRTI立2H

日円にピークに遣し， IICは491111まで

t骨加，雌雄景はみられない

二枚貝は堆積物からの取り込み量が

高いので，他のベントスに比較して

TBl‘濃度高い(堆積物濃度との相関係

数 r=O.81J. 0.3. 1.0" g/ gでは体内濃

度は40tlで平衡に達する 10"g/日で

は急性毒性を示 l.2週間以内に全個体

死亡半減期27.5日<0.3:/gぉ n/
Ll .14.5日(1.0/lg，;n/Ll

I容解したTBTは外資の組織を通じて

吸収される腎臓および消化腺の

TFlT("C)量は{由の組織ょ η小さい消

化脱はTllTの分解に重要な役割を果た

す.インボセソクスに関係したTBTの
術環系で神経ホルモンはそのqq:jl物に

なる.

TBTの書慣は鰐.内臓に多く.外王寺・

水管で小さいー I日当たりの取り込み量

実験内容および条件

l出，'1点あたり75個体をネット

バッグに人れ.5測点(海水i鹿度
<0.04.0.05.0.11. 0.17. 0.19 
11gSn/Uに垂 F.51日l:tl取り

込みを行った後.21日LIおよび

4:lll Uに排出最測定

IS'C. :l5p札 1.50Q水槽に:l8

IlliiJ暴露.餌料 ("Cでラベルし

たMytilt1Scdulis)からの薪積実

験。

海水と堆積物からの単独およ

び俺fT的な取η込み影響実験l

U)TBTI OOn g /し注入海水，般

処J'IHljI②fBTIOOng/ l 注入

梅本.1!lg/自注入堆積物③

丁目T無注入栂水.1"g/g注入堆

情物③fllT無注入海水，随処理

砂{コントロール).実験20.3.
1.0.10μgSn/gTBTi'主人堆摘
物(海水濃度 1ng/1.未満).実験

期間実験150日目実験240日取

り込み.60日排湘(Tぽrェテ

/ール溶解)

1ii'C. :l5pSll以下.50L水槽

TBl‘の取り込み，体内分布.分解

"Cを附いて海水，餌料，直十島接

怖による摂取合計IIC，

rHT+¥)HTJiよひtrHTの測定

(i同化腺。腎臓.外套膜t lE. I人]
臓.生殖.血液)

1ti.2:tl.lr.15.2土l.S%，7
1I間暴蕗5品行間排出実験投定

0.0441/1 g/ g (50n g / L). 0.2091 11 ilt主50.20D. 1000n自/し

g/伝OOOn広/しl.0.5883/1 g/民(I TBT(J)部位別体内取η込み量

OOOn日/L).全有機スズに対する 1111

の割合暴露期間中80-90%.排IH実験

終了後も83%とあまり変化なし

M.cdlllisはA.irrndiansに比較して2

-:1情多く醤摘する(~1 αl11lis O.Z:l 
5.45Jt g /g， A. irra【li'lI1s0.20-2.66 
1/ g/g)部位別には鯨，内臓，外褒目的

肉の順で小さくなる生物j贋縮係数は

TBT濃度の減少とともに指数的に用加

する0.5μg/L以上の濃度では成長率

は減少する多くのミ卜コンドリアは

TBTI二よりダメージを受ける餌料'1

物(微少漣類)によるTBTの取η込み，

分解は半い

TBTはDBTに比較して毒性強い.

T!lTO.0061/g/L.LJ!lT21/g/L以 F

では影響でない丁目TO.050:1日/L. 

υHT20"g/し以』で影響出始める慢

性影響情TIlT0.0 17 11 g/ L. ¥)!lT時3
11民/し

15-20't'(平j'oJ19，2:t1.Iit、l.
25.1 -26.:n.流水式.60ll問O.

0.020.0.064.0.10.0.5011直/

1.. '1.'物濃縮係数.従長，般幅.

世if¥1鼠，仁川lditiけnIl1dex電子

顕微鏡による肝臓のミトコンド

'J7の病理的観察餌料牛物

(DunicUa salina. D.vivid日5)1こ

よる蓄積.

19t:. r'i循環}j式0.0.006.

0.050.0.1 :30!l g/ L(丁目T).0.2.

20. 20011 g! L( DBT)に25lHlI
暴露成長(殻長).死亡率

(3:りlIill)測定

文献

Zoulian and Jel1sen 
(I989) 

Ilrvan et 81. (1 9R9l 

じll1gstonand Burt 
(]日91)

Bry司net 81.(11則:Ja)

Kllre and ¥)cpledge 
(] 994) 

(ioulan and YUl1g 
(I 9~);) 

111pota et 81. (1 f)93) 

実験l中残'rは5.1l.11l.0/1 g /し実

験区がそれぞれ 12.24日日から;急激に

低下(実験終了11寺それぞれ40.10%以

下). 1.C50はく:l.251/g/l..iM'砂行

動は6f111から剥くなる.実験2i>>砂行

動は岳実験区ではっきりとした傾向は

みられなかったが。 1250n g / L区で

は実験開始時に比約して時間がかかっ

たー成長は丁目Tの存自により抑制され

た

15.1 :1: I't'. 24士2%0.JUく換 ¥{lliz et 81. (] 994a) 

コントロ-)0(T1干r非11;染l骨積物)で

12R自に80%の死亡率がみられたが.

初染海域でも死亡率にはほとんど変化

みられなかった。 体重は1行染梅成で

36%減少したのに対して， 非汚染2海
峡では40.96%Jt'lbuした

-64-

水方式.3011li11.実験l高濃度実

験(0.5.1.0.2.0.4.0 Il回目n/Ll
実験2低濃度実験(50.125. 250. 

500ngSn/1.1. 'Hl1そf.i柿砂行

動の観察(Clli'度も同時に側

定)

15.1土 n:.24:1:2%'，. 1上JkJi-' r，"IZ et a1. (J¥)94hl 
水}j式.:3tiHI:ilTflTIご汚染され

た堆積物の幼貝に対する急性・

慢性影響(Ag.Cd. Cけ.Cr. Cll. 
fe. Mn. Ni.ドb.Zni贋!症も l ，;lU，~
に測定)



丸茂:有機スズ類に関する文献調査

第10(2)表貝類の暴露実験の結果および内容

生物樋 暴露化合物

S口百bicuJariapla四 {ベ TBTO
リジャーがJ生平均級長 100.
2:lOftm) 

Scrobicularia plana TBTO 
{ベデイベリジャー幼生船化

後10[1.殻長 240ft111以上)

Hinia reticulata 
{実験1. 2， :1) 

Nucel1a lapillus 
(実験:1)

Littori畑 lit加r田

Buccinum undatum TR杭)

/比，cellalapillus T日下。

実験官，集 実験内容および条件 文献

海水コントロールは実験中にベデfベリ 50， 125， 250， 500n.，; 5n/ L (設定 RlIizet a1. (j 995a) 
ジャーに変態致死影響濃度250ngSn/L以濃度)'H主率，成長率測定

上(設定濃度) .左中残率はj梅水コント口一

J~70%. 他では有怠な差はみられず成長 10

日後に治水コントロール~で100→2:10μ

Il1，TBT処用[)(では160/l11l以 F(般の変

形みられる)

12511耳目I1/Lで生残率，成長に影響みち 20.;'土 I'C，止水換I/(h式(211). Ruiz et a1. 0995h) 
れる.最終守銭ヰ14%のOOngSn/L>- 30日間給餌条件Osochrysis
56%(50ngSnl L)鍛成長率はSOngSn/ galhunu)コントロール(海水，エタ

しから影響がでる.コントロールの幼生のノール).50， 125. 250， 50011，，;SI1/ 
中には水管が発達(鍛長600-700ftm)l， L(設定濃度)生残率，成長率.変態，

稚以に変態するものもある. 般の異常測定

インポセックス状態続くが体内濃度減 8.5-1 fiC， :15nsu，止水換水式 5trobel1et al.0992h) 
少(実験1)餌からの慎取は体内濃度は憎 80Q水憎実験1インポセックス回

加するが.雌のペニス長に対する影響は小復実験 (18ヶ月TBTを含まない海

さい(実験2)両種とも影響がみられるが，水で飼育)実験2TBT体内取り込み

N.lanillus のほうが比較的低濃度で影響が経路実験(餌.海水) 05ヶT14段
でやす~'TBTの半減期はH. 階の海水濃度 (5，50， 100， 20011 g 
re1iclllata19.IlL N. lapillus 32[1 (実験 /L)およぴfsTを含む餌料 (50 
3) . ft日/kg)を与えた実験区で比較実

験3H. rctIl'1I1ataとN.lapillllsの2
種の巻>1.1'ンポセックスの比較実験

(6ヶ113段階の海水濃度および

TBTを直接筏縄する実験院で比

較). 

雌にはインポセックス佐状みられなかっ TsT流入鮮(野外実験，かごに入 Deut叫 h出ld
た.処縄群のglandularcomplexサイズは，れて潮間帯に設置)コントロー J~. Fioroni(] 996) 
コントロールに比較して械少エタノール エタノール， 50， 1 OOn gTBT海水暴

のみの注入でもglanclサイズは減少.この露群コントロール， 5.50，100. 
縄の生嫡.~官の末端部は他の腹足類に比 200n.，;/I，雌のTBTのインボセック

鞍して感受性が弱い. スに対する影響を4遡間後， 8週間後

に測定([OJa寺にテストステロンに対

する影響も測定)

コントロールと 10ngTllT/Lはほとんど コントロール， 10， 100， Mensink et a1. (] 996) 
変化なし.1 ，000ngTBT / Lでは8ヶ月にす I，OOOng/ L WI化直後の幼生を8ケ

べての雌にペニス発達.純雌個体は|司じ濃月および10ヶ月暴露インポセッヲ

度のTBTに彼触してもベニスは発達しな スの症状を謝査

いが.1，000ngTBT/Lの濃度に後触させ

ると体内濃度は:lOOn.，;TBT/ L以 kにな

る。

211g/し以下の濃度では影響でない 5.9-14.2叱:， :13.()I";U，十二満条件を Davieset al. (997) 
(6ヶH).死亡率はTllT漉度と関係ない.再現.5.9-14.2'1::.:J3.9pSll， T満条

li動， t~餌率は季節的に変化するカマBT損件を再現インポセックスl主，死亡
1宣とは関係ない.TBT調度と雌の体重は負率，重量.行動.摂餌について実験

の相関関係にある濃縮係数はTぼr濃度の (TBT設定濃度 2-128ng/U
t胃加に伴って小さくなる

lhais clavigera TBTC Q (実験1，2) TBT， TPTはインポセックスに強い影響 20土O.J'C，32.6+士0.6%0実験1. Horiguchi et al. (1997) 
殻高 19.0:1:2.1..(実験J)， DBTC Q 2(実験J) を与える.DBT， MBT， DPT， MPTはイン 7群(j-6.エタノール溶解T町.

20.5土2.8..(実験2，:1) MBTC Q 3(実験J) ポセックスにほとんど影響を与えない I】BT，¥lBT， TPT，DPT， MPTをそれ

TIYj'C Q (実験1，2，3) TBTとTPTの体IAt濃度と雌のベニス長に ぞれ10ftg/g， 7エタノールのみ

DPTC Q 2(実験1.2) 対する影響はほぼ同じであった Tぽrは体花入).ペニス長と有機スズ濃度測

MPTCQ3(実験[) 内ですみやかに代謝するが， DBT，TPTは 定(24日後)実験2.エタノール溶解

なかなか代謝しない TBT， TPT， DPT 0.1. 1 Jt g / g 注入

211後， 30日後にペニス長と有機ス

ズ濃度測定実験:lTPT1ft g/gl1 
人， 3011後ベニス長と有機スズ濃度

出IJ定

Ostrea edulis TBTCQ 

Villorita cyprenoi.ゐ's TBTO 
(20土2..)

コントロ ルに比較して消化細胞の細胞 17''C. mt水条件， 9611寺問暴露， 12 Axiak et a1. (j 995) 
高島-12%減少(細胞の萎縮) 設定濃度に時間明暗，無給餌条件 10，100，1
よる差はなし目死亡率は1000l1g/L医で OOOng/L.消化細胞高(細胞の萎縮。6時間後に20%みられた以外はO. 主)測定.

酸素消費量は暴露阪はコントロール区に 29士2で.給餌条件 5吋a1ha et 81. (996) 
比較して10%以下.グリコーゲン最は時間 (Synechncy刈i討中p.)コント口ー

と共に減少，特にO.Olmg/LliCで顕著.脂ル， 0.006. 0.00自， 0.010m.，;/L.駿

肪敏はコントロール区に比較して減少す 素消費.グリコーゲンI st1肪.乳駿量
るが(0.006m日/LliC.24時間後で約半分). を24時間後， 48時間後， 72時間後.

48時間以降はあまり変化しない乳限値は 9時時間後に測定.

コントロール院に比較して高くなる.
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いる。また，体内のTBTの減少は，排出よりも体

内での分解による比率が高いことを指摘している。

TBTの体内取り込み量および分解速度は，各器

官により異なることが知られている。 Bryanet 

a1. (1993a)は'，'CでラベルしたTBTClを海水，餌

料，直接接種の各方法でん 1apillusに取り込ま

せた実験で各器官における分布状況を調査して，

以下の結果を得た。溶解したTBTの吸収(海水か

らの取り込み)は外套を通じて行われ，消化腺，

腎臓で分解された。この両器官は他の器官に比較

して， TBTの含有比率が低かった。特に，腎臓は

血液中に溶解したTBTを分解するのに重要な役割

を果たす。餌料から取り込まれたTBTは消化管か

ら効率的に吸収された。

Kure and Depledge (1994)は二枚貝の Mya

arenaria オオノガイの一種)を使った取り込み

実験から， TBTの蓄積は鯨，内臓で多く，外套，

水管で少ないことを示した。この貝は自然環境で

もTBTの代謝効率が低いことが知られており

(Langston et a1. 1987)，今回の暴露実験でも

TsTの比率が， 7日間の暴露実験中80-90切で、あった

ものが， 56日間の排出実験終了後も83%とあまり

変化しなかった。このように貝類でも種によって

TBTの取り込み能力や排世・分解能力が違うこと

が知られている。

Goulan and Yong (1995)は 2種の二枚員

M. edulisおよびAequipectenirradiansの取り

込み実験の比較から，前者は後者の2"-'3倍多く蓄

積することを示した O また A. irradiansは

M. edu1 isに比較して蓄積平衡までに達する時間

が長かった。部位別では鯨と内臓に多く蓄積され，

外套，筋肉の蓄積は少なかった。特に鯨に多い原

因としては，吸着による比率が大きいことが考え

られるとしている。

同一種でも発育段階によって影響の現れ方が異

なることが考えられる。 Lapotaet a1. (1993)は，

Mθdulisの僻化後8日幼生(140μm以上)を用

いて， TBTとDBTが成長(殻長)と死亡率に与える

影響についての実験を行った。その結果，全体と

してTBTの方がDBTに比較してはるかに毒性が強い

ことが示された(設定濃度 TBT 0， 0.006， 

0.050， 0.13μg/L， DBT 0， 2， 20， 200μg/L)。

これらの濃度で25日間暴露して33日目に測定し

た結果，成長はコントロールから高濃度区にかけ

て減少した(TBT暴露群ではコントロールから，

565， 437， 385， 292.u m，閉じく DBT暴露群では，

527， 523， 417， 180μm)。一方， 33日目の生残

率はTBT暴露群では， 74， 58， 52， 52%， DBT暴露

群では， 73， 83， 76， 1%となった。無作用濃度

(NOEC， no-observed-effect concentration) は

TBTで0.006μg/L，DBTで2μg/L以下，最小作用

濃度 (LOEC，lowest-observed-effect concent-

ration)はそれぞれ0.050，20μg/Lであった。こ

れらの結果から，慢性影響値はTBTで0.017μg/L，

DBTで6.3μg/Lと見積もられた。

Ruiz et a1. (1994a， b， 1995a， b) は，英国で

Scrobicu1aria p1anaのいくつかの個体群が消失

したことに関連して，この種のベリジャー期幼生

(平均殻長100μm) ，ベデイベリジャー期幼生

(平均殻長240μm以上)，稚貝(殻長1.67-3. 50111ln) 

を用いてTBTの影響に関する一連の研究を行った。

ベリジャー期幼生は10日間の暴露期間後の生残率

と成長を測定した。生残率は海水コントロール区

では70%であり，エタノールコントロール区

(5μg/L)およびTBT処理区 (0"-'35%) に比較し

て高い値を示した。一方，エタノールコントロー

ル区および TBT処理区 (50， 125， 250， 

500ngSn/L)の間では有意な差はみられなかった。

成長は海水コントロール区では，殻長は10日後に

100 μmから230μmになり，ペデイベリジャー期

幼生に変態した。これに対してTBT処理区では成

長率が減少し， 10日後に160μm以下で、あり殻は

変形していた (Ruizet a1.， 1995a)0 

ペデイベリジャー期幼生のTBT暴露に対する生

残率と成長に及ぼす影響については，設定濃度

125ngSn/L (実測濃度37-102ngSn/L) で生残率，

成長ともに影響がみられた。 30日間の暴露実験の

結果，最終生残率は4%(設定濃度500ngSn/L) -

56% (設定濃度50ngSn/L)であった。成長につい

ては設定濃度50ngSn/L(実測濃度14-32ngSn/L)

以上でコントロールに比較して減少した。すなわ

ち，海水コントロール，エタノールコントロール

が実験当初よりそれぞれ298，398μm成長したの

に対して50ngSn/L区では81μmの成長にとどまっ

た。コントロール区の個体は実験期間中，順調に

成長して600-700μmでフ1c管が発達し，稚員に変

態した。なお，この一連の実験は止水式で 2日

に一度当該濃度のTBTを添加している。設定濃度

と実際の濃度とのずれをみるために， TBT添加直

後と48時間後の次のTBT添加前に試験水のTBT濃度

を測定した。その結果，設定濃度に比較して32-

46%の減少がみられた。この原因としては， TBT 
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の吸着性の強さおよび餌料の微少藻類による消費

を挙げている (Ruizθta1.， 1995 b )。

稚貝(殻長1.67-3. 50阻)の高濃度(致死影響)

(0.5， 1.0， 2.0， 4.0 μgSn/L)および低濃度(亜

致死影響) (50， 125， 250， 500ngSn/L) の30日間

暴露における影響(高濃度実験生残率，潜砂行

動，低濃度実験一成長，潜砂行動)が調べられた

(Ruiz et a1.， 1994a)。生残率は2.0，4.0 μgSn/L 

でそれぞれ24日目， 12日目に急激に減少し始めた

(実験終了時の生残率はそれぞれ40，10%)。その

他の実験区では，実験終了時にほぼ100%近い生

残率であった。 LC50の値は実測値で1.3μgSn/L

以下であった。潜砂行動は， 6日毎に1時間の聞の

潜砂個体数および潜砂時間を観察したものである。

高濃度実験では各実験区で6日目から潜砂行動に

影響がみられ，実験終了時に近づくに従って潜砂

に要する時聞が長くなった。低濃度実験における

成長率は，エタノールコントロール区が約160%

であるのに対してTBT処理区ではいずれも140%以

下であった。低濃度実験における潜砂行動は，全

体としては各実験区ではっきりとした差はみられ

なかったが， 500ngSn/L区では実験の経過に伴っ

て潜砂行動に時間がかかる傾向が示された。

次に，別の稚貝(平均殻長2.14:t0. 20皿)を用

いて生息場所の堆積物からの取り込み実験が行わ

れた (Ruiz et a1. 1994b) 0 英国とスペインの

4海域，非汚染海域2海域 (Torridge，Guernica)， 

TBTは少ないが他の化合物により汚染されている

海域 (Bilbao) ， TBTで汚染されている海域

(Crocknore) の4海域(このうちCrocknore以外の

3海域にはScrobiculariaplanaが生息)の堆積

物を採集して，その堆積物中で36日間飼育実験を

実施した。その結果， TBT濃度がそれほど高くな

いBilbaoの堆積物 (0.016μgSn/L乾重量)では

12日間で80%の死亡がみられたが， Bilbaoよりも

TBT濃度が約17倍高いCrocknore (0. 269μgSn/L 

乾重量)の堆積物中でも死亡率にはほとんど変化

がみられなかった(野外ではTBT濃度0.3μgSn/L

乾重量から悪影響が出ると言われている)。汚染

海域では体重が平均で36%減少したのに対して，

非汚染海域2海域では，それぞれ平均で140，196 

%の体重の増加がみられた。

有機スズとインポセックスの関係を実験的に検

証した実験例を紹介する O

Stroben et a1. (1992a， b) ま Hinia

reticulataを材料として次の3つの実験を行った。
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①インポセックスの個体を18ヶ月間TBTを含まな

い海水で飼育してその後の回復状況を調査した。

その結果， 18ヶ月後にもインポセックスの状態に

は変化はみられないが，体内のTBT濃度は減少し

た。②TBTの体内取り込み経路実験(海水および

餌料)を行った。 15ヶ月間にわたりコントロール

(エタノーノレ)， 4段階の、海水濃度 (5，50， 100， 

200ngSn/L)およびTBTを添加 (50μgSn/L) した

餌料(牛の心臓)を与えた各実験区で、実験を行っ

た結果，餌料からの摂取が取り込み経路として重

要であり，体内TBT量は増加する。しかし，その

一方で、雌のペニス長に対する影響は小さかった。

更に③この種と N. lapillusに対するTBT影響の

比較実験を行った。この結果， TBTの摂取により

両種ともインポセックスの兆候がみられたが，N.

lapillusのほうが比較的低濃度で影響が出やす

い傾向がみられた。半減期はH. reticulataが

19. 1日，j杭 lapillusが32日であった。

Deutsch and Fioroni (1996) は，L. littorea 

のインポセックスに対するTBTの影響を調査した。

まず，野外実験としてTBTを直接体内に注入した

群(コントロール，エタノール， 50， 100ngTBT/ 

個体)をかごに入れ，潮間帯に設置した。一方室

内実験では，梅水暴露の影響を成体 (5，50， 100， 

200ngTBT/L) と幼生(殻高 11皿以下) (50， 

200ngTBT /L)について調査した。調査時期は実験

によって異なったが 4週間後および8週間後の

2回観察を行った。その結果，かなり高濃度でも

雌にはインポセックスの症状はみられなかった。

これらの一連の実験を通して，この種の雌の生殖

システムの末端部は他の腹足類に比較して感受性

が弱いことが示された。この原因は，産卵管

(oviposi tor) の雄性ホルモンレセプターの欠知

にあるのではなし、かと推察している。

Mensink et a1. (1996)は，Buccinum undatum 

の僻化直後の幼生へのTBT暴露によるインポセッ

クスへの影響を調べた。コントロール， 10， 100， 

1，000ngTBT/Lの海7.1<.1こ8ヶ月および10ヶ月暴露し

た結果のインポセックスの症状を観察した。コン

トロールと 10ngTBT/L区ではほとんど変わりなかっ

た。 100ngTBT/Lでは 8ヶ月後に53%，10ヶ月後

に80%の雌にペニスが発達した。 1，000ngTBT/Lで、

は8ヶ月， 10ヶ月とも 100%の雌にペニスが発達し

た。その一方で、，実験に使用した幼生の親雌個体

を， 9ヶ月間同じ濃度のTBTに暴露させてもペニス

は発達しなかった。しかし，暴露によって体内の
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TBT濃度は増加して， 1，000ngTBT/Lに暴露させた

個体のTBT，DBT， MBT体内濃度は338，2，517， 

1， 133ngSn/gdryになった。

Davies et a1. (1997)は，干満条件を再現した

実験装置を用いてN. lapillusのインポセックス

症状，死亡率，成長，行動(水槽の水面から20cm

以内にいる個体の比率)，摂餌などに対するTBTの

影響について52週間にわたって実験(流水式)を

行った。実験に使った個体は，殻長25.0-34.7阻

の範囲であった。海水中のTBTの設定濃度は 2，

8， 32， 128ngTBT/Lで、あった。その結果，①2ng

TBT/L以下の濃度で、は影響は現れなかった (6ヶ月

暴露)。②死亡率はTBT濃度とは関係がなかった。

③行動，摂餌率は季節的には変化するものの，

TBT濃度とは直接の関係はみられなかった。④雄

の成長はTBT暴露に対して影響を受けなかったが，

雌の体重と TBT濃度との聞には負の相関関係がみ

られた(12ヶ月暴露)。⑤濃縮係数は7，400-

25，000の間にあり， TBT濃度の増加に伴って小さ

くなった。⑥蓄積されたTBTの約40%は餌(イガ

イ類)に由来するなどの知見が得られた。

Horiguchi et a1. (1997)は，イボ、ニシの有機

スズ6化合物 (TBT，DBT， MBT， TPT， DPT， MPT) 

の体内濃度がペニス長に及ぼす影響について実験

的に検証した。 トリ体であるTBT，TPTはインポセッ

クスに強い影響を与えたが，ジ体，モノ体である

DBT， MBT， DPT， MPTはほとんど影響を与えなかっ

た。 TBT，TPTの体内濃度が雌のペニス長に及ぼす

影響はほぼ同じであった。 TBTは体内ですみやか

に代謝されたが， DBT， TPTはなかなか代謝されな

かった。この一連の実験では，雌だけでなく雄の

ペニスに対する有機スズの影響も検討された。そ

の結果，冬に行われた実験では，ペニスの伸長は

認められなかったものの，春~夏に行われた実験

ではペニスの伸長が認められた。この点について，

Hori guchi et a1.は，この種の生殖期が夏である

ことから，性ホルモンの代謝に関係する神経内分

泌系の活性化によるものと推察している。いずれ

にしても有機スズが雌のペニスのみならず，雄の

ペニスの伸長にも関与しているという事実は，

TBTの毒性が雌のみに影響を与えるという従来の

知見とは異なり，興味深い結果である。

Axiak et a1. (1995a)は，Ostrea edulisを材

料としてTBTの影響を調査した。その結果，暴露

群ではコントロールに比較して8"-'12%の消化管

の細胞容積の減少 (96時間後)がみられた(消化

管細胞の観察は，消化管細管からランダムに6つ

細胞を選んで、，それを1000倍倍率で測定した)。

ただし， この影響の設定濃度(10， 100， 

1， OOOngTBT /L)による差は認められなかった。ま

た， 1，000ngTBT/L区で、96時間後に20%の死亡がみ

られたものの，他の実験区ではみられなかった。

TBTの影響を生化学的な指標で測定した例とし

ては， Sujatha et a1. (1996)がある。彼らは，

TBTに暴露 (0.006，0.008， 0.010mg/L) した影響

を24，48， 72， 96時間後の代謝量(酸素消費量)

およびエネルギー量(グリコーゲン量，脂肪量，

乳酸量)の変化から求めた。酸素消費量は， TBT 

の暴露により貝殻を閉めるためにコントロールに

比較して10%以下に減少した。グリコーゲン量，

脂肪量は時間および暴露濃度とともに減少した。

その一方で、，乳酸値はコントロール区に比較して

高くなった。脂肪量は24時間後にコントロールに

比較して25"-'55%位に減少したが，それ以降はあ

まり変化しなかった。

(2) 魚類

魚類では，有機スズを取り込んだ後の排出・分

解などの代謝経路，体内濃縮およびそれに伴う成

長，死亡，遊泳行動などについて研究が行われて

いる。また，内臓組織におよぼす影響，組織病理

学的変化あるいは酵素活性におよぼす影響などに

ついての研究も行われている。魚類の暴露実験の

内容および結果をまとめて第11(1)一 (2)表に示

した。

Fent (1991)は，淡水性魚類のアブラハヤ

Phoxinus phoxinusの匹体期および卵黄期稚魚を

使った実験で体内への取り込み，排出，分解量，

分解速度などを測定した。その結果， TBTは環境

水から急速に取り込まれ，その一方で体内からの

排出・分解速度は遅いことが明らかになった。ま

た，稚魚前後期の比較では前期の怪体期に比較し

て，後期の卵黄期に取り込み量が多かった。その

量を濃縮係数で比較すると，月壬体期の107 (100時

間接触)に比較して，卵黄期では538 (96時間接

触)で、あった。

Fent and Hunn (1993) は淡水性魚類のカワヒ

メマス Thymallusthymallusとアブラハヤのそれ

ぞれ卵黄期稚魚を用いて両種の取り込み量の比較

とカワヒメマスの取り込み量と排出量の測定を行っ

た。両種の取り込み量の比較では，カワヒメマス

はアブラハヤに比較して取り込み量(体内濃度)
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は小さし、傾向がみられた また，カワヒメマスで

もアブラハヤ同様，卵黄J~J には取り込みは早く，

排出は遅く，体内ではほとんどDBTやMBTに分解し

ないという結果が得られた。

Yamada and Takayanag i (1992)は，流水式条件

で8週間の暴露実験をマダイ Pagrusmajor，ボラ

Wugi1 cθ'pha1us，アミメハギRudari us ercodes 

の3種の幼魚で、行った。実験の結果 3種の暴露濃

度等の条件をこみにした濃縮係数の範囲は，

2，400-11，000で、あった~濃縮係数は，暴露濃度が

低いほど大きかったυ このうち，マダイは3種の

うちでTBTの排出係数が最も小さく，濃縮係数

(9，400-11， 000) は最も大きかった(ボラ2，300 

:3，000，アミメハギ3，200-3，600)。その一方でフェ

ニルスズ (TPT)の濃縮係数は，マダイ (3，100-

3，300) とアミメハギ (4，100) の間で大きな差は

みられなかったのマダイではTBTの筋肉への蓄積

は他の器官に比較して低かった。また， TBTおよ

びTPTと脂肪含量の間には十u閲はみられなかった。

Yamada et a1. (1994)は，マダイの幼魚を用い

て環境水および餌料からのT8TおよびTPTの取り込

み量を測定したの餌料からの取り込み蓄積割合は

T13T24.2札 TPT23.7%でおおむね取込量全体の1/4

程度であったc 蓄積や|百l化に関する各パラメータ

は， TBTのほうがTPTに比較して小さい値で、あった。

これはTPT化合物がTBT化合物に比較して，餌料か

ら蓄積されやすいことを示している。また，有機

スズ化合物の同化効率や保持率は， PCBおや塩化メ

チルスズに比較して小さいため，生物濃縮に対す

る危険性が少ないことを桁摘している。

Triebskorn et a1. (1994) は， ニジマス

Oncorhynchus myk i ssの生後3週間稚魚を用いて

体重増加量，遊泳行動，体内濃度に対するTBTの

影響を7日後と21日後に測定した。体重の増加率

はコントロールに比較して低い値であったc 遊泳

行動については，コントロールは刊形水槽の壁に

行}って定位して遊泳するが， TBT暴露魚はこのよ

うな定位行動はみられなかった。 l11i7}くからの濃縮

係数は， 21 I=J後に900であったの体内濃度は暴露

濃度=および暴露期間に応じて用力11し， 2μg/L暴露

群は0.5μg/Lに比較して7日後には3.5倍， 21日後

には5.6倍になった。

魚にTBTを直接注入した場合の各部位別の蓄積

量 (0""'81=1後)について， ヒラメ Para1ichtys

01 ivaceus，マコガレイ Limandayokohamaθにつ

いて， Oshima et a1. (1998) が実験を行った。
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これによると，両種ともTBTは血清に多く取り込

まれており，その割合はヒラメの場合，筋肉の22

""' 37倍，肝臓の7"'12倍に達した。一方，マコガ

レイの場合，筋肉の21""'54倍，肝臓の3""'17倍で

あった。このJm.l青中のTBTはゲ、/レ櫨過分析の結果，

分子量約50，000の不明物質に結合していることが

推察された。

TBTとDBTが魚類の各器官の組織におよぽす影響

について， Westerθt a1. (1990) は， メダカ

Oryzias 1atipes とグッヒ。~Poeci lia re t i cu1 a ta 

について実験を行ったれ|両種に共通した影響とし

ては，グリコーゲンと脂肪の蓄積による肝細胞の

空胞化， 目の角膜炎と網膜の波状化などで、あった。

その他，グッピーでは腎臓の造血組織の過形成，

胸腺の萎縮など，メダカでは腎臓尿細管の萎縮と

変性， 口腔および皮膚上皮の炎症，鰐のガス腺上

皮および甲状腺の肥厚などの症状が現れた。

Holm et a1. (1991) は，イトヨ Gasterosteus

acu1eatusを材料にして， TBTOの長期暴露

(7. 5ヶ月)が再生産におよぽす影響および組織病

理学的影響について実験行った。それによると，

最大暴露(10μg/U群では4週間後に食欲が減退

し，昏睡状態や11民に濁りのでる個体が増加した。

この濃度では2ヶ月後には，全体の80%が死亡し

た。産卵数， #~手化率，稚魚の奇形の出現頻度につ

いては，暴露群とコントロールの問で、差はみられ

なかった。生殖腺指数 (GSI)はコントロールで

は産卵期に増加したが，暴露群では増加はみられ

なかった。偲の形態変化については，偲薄板の融

合および緩やかな細胞の退縮がみられた(10

μg/L， 2ヶ月暴露L また，同じく塩類細胞のミ

トコンドリアも退縮した。肝細胞については，

2.5， 10μg/L暴露群で、は核の脂肪の蓄積による空

胞変性および仁の断片化がみられた。

清水ら(!992) は， アゴハゼαlasmichthys
d01ichognathusを材料としてTBTOが成熟と諸器

官組織におよぼす長期的影響 (24週間)について

研究を行った。生殖腺指数は，雌では最大暴露濃

度 (2.1 p g/し実測値)群でのみコントロールに

比較して低い値で、あったが，雄では全暴露群で低

し、値であった。最大暴露群の雄では，大部分の個

体で精子の形成が行われていなかった。組織学的

変化としては肝細胞の萎縮，壊死，腸上皮細胞の

萎縮，表皮細胞の萎縮，配列の乱れ，胸腺の萎縮

などがみられた。また，実測濃度は設定濃度の約

半分に減少した。



生物穐

Phoxinus phoxinus (7プラハ

ヤ ij1'体期および卵黄期稚魚

(淡水}

Thyma 11 us thyma 11 us 
(カワヒメマス)

Phoxinus phoxinus 
卵黄期稚魚

Pagrus major (マダイ)

雌Jgilcepha1 us (ポラ)

Rudarius ercodes (アミメハギ)

Pagrus胆 Ijor除魚

(4.7-8.2g) 

Oncorhynchus myk i ss 
(ニジマス)生後3週間稚魚

Paralichtys oli vaceus 
(ヒラメ.約2:l0g)
Limanda yokohamae 
(マコガレイ.約1909)

丸茂:有機スズ類に関する文献調査

第11(1)表魚類の暴露実験の結果および内容

実験結果 実験内容 蔽

水からのTBTの取り込みは早い目玉体 TBT 4.5.8.9 Jt g / L. 16'C暴 Fent ([991) 

期は.稚魚期に比較してTRTの取り込み 露時IUI75. 93. 96. 164時間取町込

量低い.体内灘度は平衡に達しないー体 み.排m.分解畠および速度測定

内からの排出・分解速度は遅い.濃縮係

数107(師体期100時間後触). 5:lH(稚魚

期96時間接触}目

'1'. thYl1lnllusはP.phoxillllおに対して TBTOの排出係数測定設定暴露濃 ド'ental1d HU1111(993) 
取り込み量少ない(体内濃度1.17.3目26 !主 3.5-4.811g / L. T. thYl1lnllus 
μ日/巨)ー取η込みは早<.排出は遅いー (9'C). 143時間暴露.P. phoxillllS 
体内ではほとんどDB'了.MRTに分解しな ([時ぞ).138時間暴露実験12種の取

い ζの取り込み.排出.分解速度から環 り込み鼠の比較実験2T
境中のTBη号染に関して卵黄則雄魚に thYl1lnllusの取り込み量.排出量の

おける生物濃縮は重要である 測定

濃縮係数 2400-11000マダイは TsTO 37.9-659n g / L. TPTC Yamada et 81. (992) 
TI31"Oの排出係数が最も小さく，濃縮係 6:l.3-1.65011日/L. 20-25"C.流水
数段も高い目 TPTCの濃縮率3.100- 式寸B吹】.TPTCの濃縮係数測定

3.300(マダイ).4.100(アミメハギ)ーマ TB下0の排/11係数測定.

ダイでは筋肉への漉縮率低<.脂肪含量

とT8T.TPT濃度の聞には相聞はみられ

なかった

飼料から体内への取η込み書11合はTBT 設定暴露濃度海水 TsT10.9- Yamada et a1. (994) 
24.2%. TI'T 23.7%. BMFはTBTO.26- 67.311 g /し.TI'T 7.7-83.111耳/L
0.38. '1'PTO.57.体内保持率は 餌料 T8T日008-0.944μg/g.
'1'BT24.1%. TPT 60.1%. [，'1化効率は TPT N.D.-8.31011 g / g.取り込み

TBT9.5-12.7%. TPTI9.6%. fiJl料からの 8週間.排出4週間 20'C体内濃度生

体内取り込み量はTPTのほうが大きいの 物漉縮係数 (BMI'J
でBMF.体内保持率.同化効率ぽl"BTに
比較してTPTのほうが大きい

接触による体重増加はコントロールl正 設定暴露濃度。ふ 2.0flg/L. Triebskorn et a1. (994) 
に比較して低い値であった遊泳行動 TsTO.21 け間後触.10.5士0.5で.流

は.コントロール区では水惜の墜に定位 水式体重増加l量.遊休行動.体内機Il!'
Lて遊泳するが.後触区はこの定位行動 7HlJと21H日に測定

がみられない.体内灘度は7H 1~ と21 日

fjの比岐で0.5.2.011g / Lでそれぞれ約

21，告.4倍になった(漉縮係数約900J

1品il.aとも血清中に多く蓄積 ヒラメの 2.5mg/kgのTRTCQ IE人.2.4.6. Oshima et a1. (1998) 
場介筋肉の22~37倍.肝臓の7~121再. 8日後.1血液.肝臓守腎臓.牌臓，背筒

血消，)，のTRTは分子量約日0000の不明 中のTBTの蓄積量測定.

物質に結合している

タンパク質分解酵素である， トリプシンおよび

キモトリプシンの前駆体物質の潜在活性に対する

TPTの影響について，黒島ら(1997) はマダイを

使って実験を行った。 TPTの設定濃度(実測濃度)

は，対照区， 0.4 (0.13)， 2 (1. 16)， 10 (3.23) 

μg/Lで、あった。サンプリングは実験開始4週目と

8週目に行った(実験期間8週間)。また，摂餌と

酵素活性の関係の実験は6週間行い 3週目と6週

目にサンプリングした。その結果，肝臓中の両酵

素の潜在活性は暴露群ではコントロールに比較し

て低下した。その一方で，腸管内における活性型

の両酵素はTPTにより影響を受けなかった。両酵

素とも摂餌させると暴露群とコントロールの間で

は有意な差はみられなかったが，絶食区では摂餌

区に比較して酵素活性は低下した。

影響について実験を行った。その結果，最大暴露

区 (32μg/U では 7日目(実験1) と12日目

(実験2) に100%の個体が死亡した。コントロー

ルと暴露区の間には体長，体重とも違いはみられ

なかった (28日後)。肝臓重量および肝臓一体重指

数(体重に対する肝臓の割合)は，暴露区におい

て大きな値が得られた。組織への影響としては，

Grinwis et a1. (1998) は，ヌマガレイの一種

(P1atichtys f1esus，全長4一7cm) を材料として

T8Tに対する死亡，成長および各器官の組織学的

32μg/L区では呼吸上皮の増殖，偲薄板の融合な

どがみられた。

Hippog1ossoides p1atessoi・des(アカガレイ属)

の取り込み排出について Rouleau et a1. 

(1998) は，放射性有機スズで汚染させた餌を魚

の胃に直接挿入する方法で測定した。 42日間の試

験の結果，保持率は42%であった。 5-10日以内で

T8Tの95%は，体内に定常状態で分布した。半減

期は15-77日であった。
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丸茂:有機スズ類に閲する文献制査

第11(2)表魚類の暴露実験の結果および内容

生物種

。l/yzillSlntipe(メダカ)

/は叱I1ia ret iculata (ゲッヒー)

雪精卵および稚魚

{;a: .. ;(刊 ηバ!eusaculcatu.、

(-(トヨ)

。J8Sn，口chothysdol ic!Jognat hus 
(アゴハゼ)

Pagrus mθJor 
(、ド ~J 2HO民)

Plat ichthvs flesus 

IfipfXフ'gIO-';soidespJate.明 οid!ω

実験鮎果

グリゴーゲンと脂肪の蓄梢による!印刷|

胞の雫砲化 11の角膜炎と網膜の波状化

(世付申共通) 軒臓の造血組織のi品形成

胸腺の~納(ゲソピ ) 腎臓の!正細管

の萎縮と変性 11燃の立方上皮と鯨のガ

ス腺の変性甲状腺の変性(メダカ)

TflT()1J.:l2"日/L.DBTC:120 ，t g / 1. 

以下の濃度では影響はみられなかった

10" ，，/し暴露群4週間後に食欲減ill
昏睡状態.1出に濁りが出る個体が附加!し

て.2ヶ111をには全体の80%が死亡 '1嫡

能力I1U.'¥の奇形の頻度にはコントロー

ルと斧はみられず生殖線折数((;日1)は

コントロールでI刊加暴露群では変化な

1.-.制Iの形態変化では鰐薄似の融行およ

び緩やかな紺|胞のj且縮 (IO!I以/し)

塩tl!細胞のミトコンドリアはill綿2日.

10" g/ し単純鮮では肝細胞の践のF~砲

変性と!の断，'，化 e

TsT'りの実測情は設定値の約「分濃縮

{子、数は討O()-Ii.:100実測傾でど 1" 日11.

の暴露で雌UtともGSIの備は減少した

雄の心日lはすそての暴露濃度で減少 :!.l:t 

"/LI主触It!では大部沿の個体でMT形

成は行われて~ ，なかった組織学的変化

は肝細胞の喜納，嵯死I島上皮制胞の喜納，

表皮細胞の告さ縮。配夕刊の乱れ胸腺の甚綿

などがみられた

肝臓'1'のl山l併本の潜在活性は暴鵡併

ではコント口 i，に比較Lて低ドした

月間符内にむける活性型の両防止;はTIT

により影響を受けなかった傾倒lバ/::/
では階非.;/百件に影響はみられなかった

が飢餓は防車話性に影響した 0.1:1"

巴ILで4週/::/11;:/:醇素活性がfl1;ト

:32/l ，， 1し1<:100%死亡i11 IJ (実験

j) .121111 I実験2).14[11査のLC."

17.~!t ，， /1 コント口 凡と棋高l主の

問で体1;，.休吊の変化はみられなかった

(281-11世) .llrH出弔量は暴露lえで附IJIIし

た:32"g 11.1えではli日間で似のHH札
呼吸 1:1支のJVl~山鯨薄板の融什などが
みられた

実験|人l容 文献

TflTO 111.0.1.0.:12. 1.0. :>.2. Wcster et a1. 09DO) 
10. :12/l以 11.) . LlllTC 10. :120. 
560. I.OOO/l "/L)に対する2週
間ヶ1].:1ヶ月後の組織病1111"，，:的
影響

TsTO O. 1l.1. 1.1l. 2.5. 10/l民/

L 長期持触 (7.Sヶ月接触)流

水式 .)-11で.1~-:15%" 再生原お

よび組織病l'i!学的影響について捌f'i

I 101mθt a1. (J ¥附I)

TsTO O. 0.21. 0.65. 2.1. 4.2" g 

IL.流水式 IO.O~2:1 .4"C 4. 8. 12. 

2.)週11に体内濃度測定

清水ら (1992)

実品'1暴露濃度「ドr0.0.1:1. 1.1 li. 
:1.23!t g /し終週間後触 20"C:l4%.. 

節水式.成長，両手索活性(卜 'Jブン

ン。キモトリブシン前駆体) (.1.8 

週間) 静森山什に及ぼす餌料Mの影

響 (3.fij血IHJ)

黒島ら 11997l 

設定員宅証書濃度 (TllTU)O. :1.2. 10. 

32ft g / r.， EJ士2't'佐亡成長，各

器官にx1.る組織学的影響

心rill、、 iset a1. (1 ¥(98) 

IJtlIヰ効，軒 42%.5---10日で排tl~ 'F術 放射性有機スズ 5!I民 /ι1113日II ぬ凡lil'allet a1. (1998) 
半減期 1 ;， ~771 1.体 |λlの移動は腕|皮 TBT)を試料魚山門に凶接押し込む

か九刷HをあるいはHH肪と共輸必される

|人l臓ではすみやかに排出される場合と

ゆっくり州 H¥されるI品合の2つのケース

にわかれる

(3) その他の生物

貝類および魚類以外の生物の暴露実験の内容お

よび結果をまとめて第12(1)-(2)表に示した。

Lee θt al. (1989) は，アメリカ Georgia川|

Savannahの沿岸水および培養した植物フ。ランクト

ン6穐 Skelθto刀印lδ costatum， S. tropicum， 

Chaetoceros curvisetus 珪藻類)， 

Prοroccntrum triθst.inum 渦鞭毛藻類)， 

Dunariel1a tertiolecta (緑藻類)， Isochrysis 

galbanδ， Criosphaera ricoco 黄色鞭毛集類)

を含む海水中で明条件および暗条件のもとでTBT

(放射性および非放射性)の分解過程を調査した。

門

i

，12トi問ガンマ綿iil間IJコンパートメン

トモデ1，による解析.

それによると，通常の沿岸水の中でTBTの半減期

は3-13日であった。 TBTの分解速度は，暗条件に

比較して明条件の方が分解速度は早かった。しか

し，同時に数日間では光による分解はほとんど考

えられないことも指摘している (cf. 光分解によ

る半減期は89日以上，里見(1985))。分解生成物

は，暗条件ではDBTのみであったが，明条件では

これに加えて水酸化ブチルスズが生成した。この

点について， DI3Tはバクテリアの働きにより産生

されるのではないかと推測している。また，明条

件で硝酸塩の添加lにより半減期が早まった(1-2

F!)。植物プランクトン聞の分解速度の比較では，



丸茂:有機スズ類に関する文献調査

第12(1)表その他生物の暴露実験の結果および内容

生物穐 実験結果 実験内容 文献

Skeletonema costatum TBTの分解準は明条件のほうが高 設定暴露濃度 0.50，0.91. 1.30， Lee et a1. (989) 
S. tropicum い.暗条件下の分解物はDB1'のみで 1.6011 g/し.明暗条件により治岸

Chaetoce ros curvisetus あるが.可1条件では他に水般化プチ 水の中の植物プランクトンおよび

(段穂積) ルスズがある.明条件下で硝酸庖の 培益した縞物プランクトンの1'BT

Procentrum triestinum 添加により植物プランクトンの働き 分解過程を調査

(渦鞭毛拘置類) により分解速度が早くなる(半減期

Dunariella tertiolecta 1-2日).緑藻類および黄色鞭毛藻額

(緑穣鎖) は珪骨量類に比較して分解能力は低

Isochrysis galbana い.濃密に培養した植物プランクト

Cricosphaera ricoco ンは.有機金属化合物をすみやかに

(黄色鞭毛藻類) 分解する

Pavlova lutheri TBTは24時間以内に細胞液内に取 設定暴露濃度流水式 18.5，74， SainH..ouis et a1. (J 994) 
{ハプト部類} り込まれ.同じ条件なら流水式のほ 185nmol/ L (5.4， 21.5， 53.8μg 

うが止水式に比較して効率的に被取 /L) ，11:水式 13nmol/L (3.8μ 
する.{I底練度のほうが効率的lこMBT g/L) .17.5士0.5'C.亜致死濃度

に分解する.高濃度O)T81'は細胞内 における牛均的適応性を調貸有機

に取り込まれるよりも細胞墜に多く スズ濃度.成長本，細胞密度，生産

吸着する.成長率，細胞密度は 力.クロロフィ )~-a

74nmol/L 区では2~3日で細胞の

40%を失うが， 10日間で初期の成長

率をI"J復する 185nmol/LII!ーでは3
日間で機能障害を引き起こす.74，
185nmol/ L t(ではクロロフィルー

a濃度は減少するが，細胞中のクロロ

フィルーa合量は変化しないこの縄

は1'BTを毒性の少ないDBTやMBT
に分解することにより.高濃度の

T8Tの後触に耐える.

Phaeodactylum tricornutum 成長率は2.0~20.0 /l g /し鮮で減 設定暴露濃度 (1上水式)0.5， Mouhri et a1. (1995) 
(f査請巨額) 少.高濃度区では2~3日以内に細胞 2.0， 10.0， 20.0μg/L.16.0土

密度の減少あるいは細胞死が生じ， 0.5'C成長.代謝に対する影響につ

大型Jの粘着性凝集物を作って沈殿す いて1遡問実験.

る 20.011日/L暴露群の72時間後

には細胞内にN03-，N02ーが多〈

取り込まれ|司化または結合した(コ

ントロールの約2倒的.生物接待は

24時間後からみられ.暴露濃度につ

れて期加する.生物醤績は72時1111で
平衡に達し.その一部はD臼TIこ分解

する

l'hytoplankton Microplanktonは全暴露群で. 設定暴露濃度0.01.0.6， I'etersen and GlIstavson 

I'icoplankton <0.45μ111) Nanoplanktonは10nMTIIT群での ¥OnMT8T. 18.5~19.5'C. EC50， (1988) 

Nanoplankton (2μm) み耐性が精力11したが. +・次生産:の視Ij)Eによりpollutinn

Microplankton (2011 Ill) Phytnplankton， l'icoplanktonでは indllced cOllllllunity tolerancelこ
耐性の!t'lJJIIはみられなかった.実験 よる評価.

期間を過した一次生産の比率は

Nanoplanktonが肢も高く，次いで

Picoplanktonがl高く， Microplan-
ktonの比率は傑かであったまた.

暴露濃度が高くなるにつれて

Nanoplanktonの比棋は減少したが

Picoplanktonの比率は場加した.

Zostera marina アマモ) 村証水中のTBTは7けまでに減少(半 実験1550:t90n日/Lの濃度で Francois et a1. (J 989) 

減期 2.511).海様'1'のT8Tは厳初の 2ヶ11問海水と梅線'i'のBT濃度凱11

1週間は用bllし.長大130ng/glこな 定.実験2780ng/LのTIITを2週間

る.その後指数的に減少{半減期9.6 問欧的に添加して梅線の取り込み

Hl.海穣中波度は海水に比較して 量とその後の分解・排出|民測定.

DBT濃度f尽く， M81'濃度高かった.

TBTの半減期 H月条件6.7日.晴条件

13.8L1. 
Fucus vesiculosus 1.1'物吸着にはPhase1 (5分以内)守 511 gSn/ V ， 20'C， 0， 5， 15，30 Wright and Weher 
(ヒパマタのー純) Phmミen (]5H-:is寺問)， Phase凹(3- 分， 1. 3， 6， 12， 18，24，48時間後の 0991l 

En t eromorpha spp. 48時間)の3段階の反応がある.F. 無機スズ， McSn:i +， Me2Sn2 + ， 

(アオノリ属) vesICuloslIsはPhasel，II，皿， E. Me3Sn+の't物吸着について明暗

spp.にはPhase1 ，11の反応がみられ 条件.細胞から原形質を除いた条件

た.Phase 1禁状体表面あるいは制 で実験

胞外側へのl反省， PhaseII細胞内外

への替輸， Phase皿制胞内蓄積.
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第12(2)表その他生物の暴露実験の結果および内容

ヨ物種 実験結果

Thalassia testudinumを中心と TllTの半減l羽海水のみ2~7Ll.悔
したマイクロコズム 頑 JO~20時間海織は14Cの20ー

:iO%を合みその、ド分は分解生成物よ

りなる 1，l;lfllからのTBTの除去は分

解による吐成物の脱着により起こ

る全体として14Cの20%はマイク

ロコズムの，t，に保持されるが.80%

は11日n.分解などによって失われる.

マイクロコズム'1'の14Cの70-
8fi~括 (;1週 r1iJ後).80-%%(6遡間後)は

取般物'1'に{iif

Jfetridium senile 潟水暴露(511後)M.senilc 0.33:t 
(ヒタベリイソギンチャク O.02ng/mgTI1T，0.49士

Bunodactis stella 0.02ng/mgDliT.餌料暴露(5[1

Ncan t/ws aronaceoden ta ta 

(多 E綱ごかいの一種)

lJaphnja m8gna(オオミジン

コ)

Panaeus japonjca 

(くるまえび nauplii.zoca. 

mysis. [los(-I日rvac，jevenilc 

Li mu 1 us po 1 yphemus 

(カプトガニのー挿)

ij{j本.トリロハイトガ')'J二

後)M.坑，nile0.S2:t 

O.(HJn日/mgTllT.O.61士

O.Olng/mgIJIlT. B. stclla 0.47:t 
0.10日日/m日TIl1¥0.62士

0.1 2ng/mgl )111'. TI3Tの照取，~ ~I 

おじnilc:lfi:t 6%. 13. stclla 42:t 15%. 
冷水附のほうが暖ノ制覇よりも効率的

にTllTを代Li刻する

死亡中日OOng /1.群で79%.成長

は100.f)OOn日/1.鮮で減少.flf't月:

(、ド均卵数.iJJ '1 の H~現数)は 100ng

/1.併で減少ー 500ng/L群では死

亡が多く評佃lが1*1灘ー1O.50n日/し

群では影響は現れなかった.慢性影

響は休|人l濃度目.:111g /日乾で観察さ

れ.:1.0/1日/日乾以下では観察され

なかった体|人l濃度は接触濃度が向

くなるほど I官iくなるー代謝生産物の

DIlT.MBTは各総露群でみられた

品1Ig /1.1咋で711問で2凸%死亡

暴益事併は/l}'i'.時も失敗消化管の顕

微鏡餅然では消化管がねじれ，食物

はわずかに敗後i\I~にみられるだけで
あった脂肪の幣楠は後部腸上皮お

よび特定のIfrlリンパ細胞で観察され

た貯岐細胞は大きな影響を受け，グ

リコーゲンの粕粒は消失する

TIlTOに対する耐性はステージが

進むに従って人;きくなる(24時間後

のLC50はn<luplii2.0:iμ 日/

しJ刊 'cnilc、77:l，1区!L) .浸透It謝

幣能力はTBl、への暴露により lill害さ

れるが.TIl1‘を合まない海水に移す

と48-1201l.'i Il¥l後には阿腹暴露後

の鯨と刷版のNa+.K+ATPasei吊
性は泌ノkと希釈海水の問で変化はな

かった.融自のli!!!itでIUl恰症.j皇妃，腎

細胞のJ肥大が観察された長IJ肢では

表皮同のI量死.裂孔が観察されたー

iJ)'!・は24時間暴誠および48.72時

n:1暴疎群の100/1g /し以ドの濃度

では95%以上の高い'.U主率を刑した

50%以上の死亡ヰ{は48.72時間暴露

鮮のSOO/Ig/L以|の濃度群で得

られた.LC50の{I古は1.000，1g /し

以上(24時間).742/1 g / L(4811刊lll.
594" g /し(7211年間)であったー腕休

のLCfiOはこれより:iO-40倍低い値

であり，このlI!iWIは1'8'1'1こ対する感

受t'lが高い.この純は他の梅1草釘l反

動物に比較してTIlTに対する耐性が

大きい
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実験|川谷 文献

設定法flJLl!ìC~1主 0.2.2.20μ日/L. Lc、vineet a1. (1990) 

24.!)-28.0'C. 1211!UnJ明/1青条件3週

1:円後に半分収機.6週間後に残り半

分収機.マイクロコズム中のTBTの
l吸着.蓄積，分解1，¥を 14Citにより

測定

4'C. 24-28~ゐ， 12時間の明日音条件 Mercier et a1. (1998) 

流水式.5Ill::liIHIサンプリング海

7[<暴露 50n g / L.餌料暴露10n

g/mgi'..rlの濃度に汚染しホモジナ

イズしたイガイを f~ 円 1I 腔から直

岐注入.

設定暴械j限度0，10，50， 100， 

500ng /し.20'C， 30%0，12時間明

H青条件 10遡rI¥J後の生存，成長，再

生産に及ぼ寸彬併を測定.

J¥tit J~餓濃度 O、1. 51t g / L 
TIlTC.20土J'l'.1 ，1時間町l条件7日

後の消化符および貯蔵細胞の組織

を光学的および'!ll{-顕微鏡で観察

(Cclに対する影響も観察l.

設定濃度(TIlTO)1， 50. 100. 250. 

400/lg/L・ifJjノド(;l7%'、)および希釈

海水(]9%o，100.2，，0， 400/1 g/L群

のみ).28'('(幼'u.25't.'(稚エビ)

えJJ'Ut/l(nauplii， zoca， mysis. 

posl-Iarvae)。碓エピUevcnilc)の各

ステージにおける生残(24，48.96

11.干ml後のLC50).浸透[正調整能力，

Na +， K + ATl'asc，組織病理学的

研究

設定濃度(TBTCQ )1. 10.25.50， 

75. 100， 175，250. 500μg/L(暴

政11与niJにより暴路濃度がnなる)

19 -29'仁で24，48，72時間後の

しCSOをiJj.lf)j乙

Muりrcet 8}， (]991) 

Bnclar et a1. (] 990) 

Li巳no(et a1. (1998) 

llut (on et 81. (1998) 
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珪藻類が緑藻や黄色鞭毛藻類に比較して分解速度

が早い傾向がみられた。

亜致死濃度における TBTの暴露が ，Pavlova 

lutheri (ハプト藻類)の生理的適応性に与える

影響について流水式，止水式の2つの方法で、実験

が行われた (Saint-Louiset a1.， 1994)。設定

濃度は18.5，74， 185 nmolであった。 TBTは24時

間以内に細胞液内に取り込まれ，同じ条件なら流

水式の方が止水式に比較して効率よく取り込まれ

た。 TBTは低濃度区の方が，効率的にMBTに分解さ

れた。高濃度区のTBTは，細胞内に取り込まれる

よりも，細胞壁に多く吸着した。成長率，細胞密

度については， 74nmol/L区では2-3日で細胞全体

の40%を失うが， 10日間で初期の成長率を回復し

た。 185nmol/L区では， 3日間で機能障害を引き起

こした。 74nmol/L区， 185nmol/L区では，クロロ

フィル a濃度も減少したが，細胞中のクロロフィ

ノレ-a含量はほとんど変化しなかった。この種は

TBTの暴露に対する生理的適応として，毒性の少

ないDBTやMBTに分解することにより，高濃度TBT

の暴露に耐えていることが考えられる。

Mouhri et a1. (1995)は，珪藻類のPhaeodact

ylum tricornutumを材料として成長，代謝に対

するTBTの影響実験を行った。暴露濃度はコント

ロール， 0.5， 2.0， 10.0， 20.0 μg/Lで、あり，暴

露期間は1週間であった。成長率は2.0，10.0， 

20.0 μg/Lの各暴露群で、減少した。特に 10.0，

20.0 μg/Lの高濃度区では， 2""'3日以内に細胞密

度の減少，細胞死が生じ，大型の粘着性の凝集物

を作ってすみやかに沈殿した。 20.0μg/L暴露群

では72時間後には細胞内にNOa，NOiが多く取り込

まれ，同化または結合した(コントロールの約20

倍)0TsTの蓄積は暴露24時間後からみられ，蓄積

量は暴露濃度につれて増加した。蓄積は72時間で

平衡に達し，そのうち一部はDBTに分解した。

TBT汚染(設定濃度0.01，0.6， 10nMTBT) に対

する植物プランクトン群集としての耐'性について

実験が行われた。 Petersenand Gustavson (1998) 

は， 海水中の植物プランクトン群集

(Phytoplankton) およびこれらをフィルターで

3段階 (Picoplankton(0.45μrn)， Nanoplankton 

(2μrn)， Microplankton (20μrn) )の大きさに

分けた4群について EC50の測定により汚染誘導群

耐性 pollution-induced community tolerance 

(PICT)の評価を行った。 Phytoplanktonは， 0.45， 

2. 20 μmの3群をそれぞれ5mLづっ混合したもの

を用いた。また，併せて一次生産の測定を行った。

その結果， Microplanktonは全暴露群で， Nanopla 

nktonは10nmol暴露群でのみ耐性の増加がみられ

たが， Phytoplankton， Picoplanktonは耐性の増

加はみられなかった。実験期間を通した，各サイ

ズのプランクトン一次生産の比をみると， Nanop-

lanktonが最も高く， 54""'64%の間であった。次

いで. Picoplanktonが高く， Microplanktonで、は

比は小さかった。また，暴露濃度が高くなるにつ

れて， Nanoplanktonではその比率は減少したが，

一方， Picoplanktonでは比率は増加した。

海草のTBTに対する影響については，アマモ

Zostera marinaを材料として実験が行われた。

Francois et a1. (1989) は，①海水，海草中の

ブチルスズ濃度の測定，②海草の取込量とその

後の分解・排出量の測定(16株のアマモを2週間

実験，実験期間中の海水のTBT濃度540""'1， 940 

ng/L)の2系列の実験を行った。その結果，海水

中のTBTは7日目までに急激に減少した(半減期

2.5日)。海草中のTBTは最初の一週間で急激に増

加し， 130ng/g湿重量に達し，それ以降は指数的

に減少した(半減期9.6日)0 海草は海水に比較し

て， DBT濃度が低く， MBT濃度が高かった。すなわ

ち，海草中のTBTの分解速度は櫨過海水に比較し

て遅かった。その一方で， DBTの分解はすみやか

であった。 MBTは，徐々に海草から環境水中へ移

行した。このように，アマモは環境水中のTBTの

解毒作用を果たしていると考えられる。

Wright and Weber (1991) は， ヒパマタの一種

(Fucus vesi cul osus) およびアオノリの一種

白nteromorphaspp.) を用いて無機スズとメチル

スズ (Me3Sn+，Me2Sn2+， MeSn3+) の生物吸着に

ついて実験を行った。これによると，生物吸着に

はフェーズ 1. I1，皿と3段階の反応があり，そ

れぞれ5分以内， 5分 3時間， 3時間-48時間の聞に

生じるという。このうち，F. vesi culosusでは

フェーズ 1""'阻の3段階の反応があり，その内容

はフェーズ葉状体表面への吸着 (MeSn3+は，

目立った取り込みなし)，フェーズI1:細胞内外

への蓄積，光合成の減少による影響を受けない，

フェーズ皿:細胞内蓄積，光合成の減少により影

響を受ける (Sn，MeSn 3 + )であった。一方，

E. spp.では，フェーズ葉状体表面あるいは

細胞外側への吸着，フェーズI1:細胞内蓄積，光

合成の減少により影響を受ける (Sn，MeSn3+)， 

細胞内外への蓄積，光合成の減少により影響を受

4
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けない (Me2Sn2+，Me3Sn+) であった。

リュウキュ ウ ス ガ モ の 一 種 ( Thalassia 

tθs[udulUm) を中IL、としたマイクロコズム中の

TBTの吸着，蓄積，分解量を"c法により測定した

報告がある (Levineet a1.， 1990) 0 TBTの設定

濃度は， 0.2， 2， 20μg/Lで、あった。それらの結

果から，丁目の半減期は海水のみの場合の2-7日に

対して，海草がある場合は10-20時間であった。

海草は"'c全体の20-30%を含み，そのうちの半分

は分解生成物であった。固相からのTBTの除去は，

分解によって作られた生成物の脱着によって起こ

る。全体としての量的収支をみると "cの20%は

マイクロコズム内に保持されるが， 80%は脱着，

分解などによって夫われる。更に，マイクロコズ

ム中の"cの70-85% (3週間後)， 80-95% (6週間

後)は堆積物中に存在しており，無脊椎動物中

の"cは2-6%程度であった。

Mercierθt a1. (1998) は， ヒタベリイソギン

チャク Metridiumsθ刀ile， Bunodac ti s s tθ11aの2

種のイソギンチャクに海水からと餌料(汚染した

イガイを毎日口腔から直接注入)からの2経路か

らTBTを取り込ませ，その摂取と代謝を測定した。

TBTの摂取率は，M. senilθで、35士6%，β. ste11a 

で42士15%であった。この温帯性の2種は，熱帯

性のAiptasiapa11idaに比較して効率的にTBTを

分解した。

多毛類ゴカイの l種の (Neanthes θrenaceo-

dentata) の生残，成長，再生産におよぼすTBT

の影響について報告がある (Mooreθt a1.， 1991)。

設定濃度は， 0， 10， 50， 100， 500 ng/Lで、あった。

最大暴露濃度 (500ng/L)での10週間後の死亡率

は79%で、あった (100ng/L暴露群以下で、は17-23%)。

成長は， 100ng/L， 500ng/L暴露群で、は減少した。

再生産(平均卵数，幼生の出現数)は， 100ng/L 

暴露群では減少， 500ng/L暴露群では死亡が多い

ことなどから評価することが困難であった。 10ng

/L， 50ng/L暴露群で、は影響は現れなかった。成長

に対する影響は体内濃度6.3μg/g乾重量以上で、観

察され， 3.0 μg/g乾重量以下では観察されなかっ

た。体内濃度は，暴露濃度が高くなるほど高くなっ

た(コントロールに対する体内濃度の増加比は10

"'-'500 ng/Lで、それぞ、れ7，14， 30， 79であった)。

代謝生産物のDBT，MBTは各暴露群でみられた。

淡水性枝角類オオミジンコDaphniamagnaのTBT

cl暴露に対する消化管および貯蔵細胞への影響に

ついて光学および電子顕微鏡による観察を行った

(Bodarθt a1.， 1990)。設定濃度は0，1， 5μg/L 

であった。その結果，最大暴露群 (5μg/U では

7日間で25%の死亡がみられ，また再生産も行わ

れなかった。この暴露群の消化管を顕微鏡で観察

したところ，消化管はねじれ，食物は最後部にわ

ずかにみられただけで、あった。脂肪の蓄積は後部

腸上皮および特定の血リンパ細胞で観察された。

貯蔵細胞は暴露により大きな影響を受け，グリコー

ゲンの頼粒は消失した。

クルマエピPθnaθusjaponicusの生活史初期

(naupl i i， zoea， mysis， post-larva， juvenile) 

のTBTの暴露に対する，生残，浸透圧調節能力，

Na+， K+ATPase活性，組織病理学的研究が海水

(37%0) ，希釈海水(19%0) の2種類の海水を用い

て行われた (Lignot et a1.， 1998)。その結果，

TBTに対する耐性は発育段階が進むに従って大き

くなった。 24時間後の半数致死濃度で比較してみ

ると， naupliiの2.03μg/Lに対して， juvenileで、

は773μg/Lで、あった。浸透圧調節能力は暴露によ

り阻害されたが， TBTを含まない海水に移すと48

120時間後には回復したりまた，暴露後の偲と副

肢のNa+，K+， ATPase活性は，海水と希釈海水の

間で変化はみられなかった。鯉薄板では，血栓症，

壊死，腎細胞の肥大が観察された。面IJ肢では，表

面層の壊死，裂孔が観察され，表面細胞は剥がれ，

浮腫が観察された。偲薄板，副肢とも組織病理学

的影響は，暴露濃度が高くなるにつれて増大した。

このような影響はTBTの暴露により浸透圧調節能

力が損なわれたことによるものと推察している。

Botton e t a1. (1998) は，カブトガ、ニの一種

である (Umuluspolyphemus) の腔体期および

trilobite幼生について， 24， 48， 72時間後の半

数致死濃度を求めた。設定濃度は1，10， 25， 50， 

75， 100， 175， 250および500μg/Lであった。

trilobite幼生は全ての暴露群の24時間後および

100 μg/L以下の暴露群の48，72時間後では95%以

上の高い生残率を示した。最大暴露濃度の500

μg/L群では， 48， 72時間後に50%以上の死亡が

みられたc 半数致死濃度は， 24時間後では1，000

μg/L以上， 48時間後では742μg/L，72時間後で

は594μg/Lで、あった。 旺体期幼生の半数致死濃度

は，これより 30-40倍低い値であり，生活史初期

のほうがTBTの感受性が強かった。いずれにして

も，この種は他の海産節足動物に比較してTBTに

対する耐性が大きいことが示唆された。
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