
第6章 各種バイオマーカーを指標とした河川環境中の内分泌かく乱化学物質

評価

6．1　研究目的

　ポリ塩化ビフェニル（PCBs）、ヘキサクロロシクロヘキサン異性体（HCHs）、

DDT化合物（DDTs）及びヘキサクロロベンゼン（HCB）等の有機塩素系化合

物は、イルカやクジラなど海棲哺乳類の脂肪や皮膚などに高濃度で蓄積し悪影

響を及ぽすことが報告されている1）。これら環境化学物質は河川環境中にも存

在することから、ヒトを含めた野生生物に深刻な影響を及ぼす可能性が危惧さ

れる。また、近年、内分泌かく乱化学物質が野生生物に与える影響も指摘され

ており24）、下水処理場などから排出された処理水中に生息する魚類においては、

血中ホルモン量の変化や生殖腺の異常等が報告されている5軋

　これまで、水環境中に存在する化学物質の評価は、排水基準等の既知物質毎

に行われてきた。しかし、一般に機器分析による化学物質測定は費用がかかり、

また、特別な環境変動を河川や海水中に存在する微量の化学物質の計測値のみ

から評価することは困難と考えられる。したがって、未知あるいは未確認な化

学物質に起因する環境変動も含めて、生物の生体反応を用いその応答性から水

環境を評価する方法と化学物質の計測値を併用することは有用と考えられる。

これらの観点から、化学物質の総量としての複合影響を評価する必要があり、

水環境中の汚染物質の影響を総合的に評価できるバイオアッセイ手法の確立が

求められている。

　ビテロゲニンは卵黄タンパク前駆物質で、通常、卵黄形成期の卵生脊椎動物
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においてエストラジオールー17β（E2）の作用により肝臓中で合成される。肝臓

中で合成されたビテロゲニンは血中を介して卵巣に取り込まれ卵黄に蓄積され

る。ビテロゲニンは雌特異タンパク質であるため、雄魚ではほとんど検出され

ない。しかしながら、外因性のエストロゲン様物質を曝露することによって誘

導されることから、雄魚におけるビテロゲニン産生の誘導はエストロゲン様物

質曝露の指標となる7）。本論文の第2～5章においても、それらの有用性を明

らかにした。一方、環境汚染物質の評価において、魚類のチトクロームP450

（CYPs）の発現変動を解析することは、生物学的影響評価手法として有用であ

ることが知られている8航CYPs依存性モノオキシゲナーゼは、薬物、抗生物

質またはステロイド、脂肪酸、ビタミン及びプロスタグランジンなどの内因性

物質も含めた広範囲の環境：汚染物質の代謝（生体内変化）に重要な役割を果た

している。CYP　IAアイソフォームは、生体異物の活性化に最も重要なサブフ

ァミリーとして広く研究が行われており、ハロゲン化有機塩素系もしくはそれ

に関連した化合物の核内アリルハイドロカーボン受容体（AhR）に対する結合

は肝臓中のCYP　lA一遺伝子の発現を誘導する10）。これらのことから、CYP　lA

依存性エトキシレゾルフィンO一脱エチル化（ER．OD）及びメトキシレゾルフィ

ン0一脱エチル化（MROD）活性の評価は毒性学研究において重要であると考え

られている。これらCYPsの解析に加え、メタロチオネインは重金属曝露のバ

イオマーカーとして有用であることが知られている。メタロチオネインは分子

量が約6500～10000であり、構成アミノ酸の約60残基の約．1／3をシステイ

ンが占め、ヒスチジ財、チロシン等の芳香族アミノ酸を欠いた低分子量の金属

結合蛋白質である1り。その生理的機能は多岐に渡っており、第一に、システイ
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ンのチオール基を介して通常は亜鉛、銅などの生体に必須な微量金属と結合し

てそれらの吸収、輸送、貯蔵、金属酵素などへの供給、排泄、恒常性の維持な

どに関与している。これらの機能以外に、カドミウム、水銀など有害重金属や

スズ化合物の生体内侵入に際してはそれらの解毒、耐性に関して重要な役割を

果たすことが魚類において報告されている捌4）。また、デキサメソザン曝露お

よびエアーポンピングストレスによってコイCorα3S∫μS　O〃viθ7∫の肝臓並びに腎

臓中にメタロチオネインが誘導されることから、様々な環境ストレスに対する

バイオマーカーとしても有用である可能性が示唆されている15）。

　本研究では、キンギョcα1αS5i祝S側ro∫μSの血中ビテロゲニン、肝臓中薬物代

謝酵素活性、肝臓中メタロチオネインをバイオマーカーとし、河川環境中にお

ける内分泌かく乱化学物質など環境化学物質の影響評価を試みた。
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6．2　実験方法

6．2．1　一般河川環境中の環境化学物質モニタリング

6．2．1．1　供試魚及びモニタリング地点（1）

　性成熟した2年魚の雄及び雌キンギョcαrαssi㍑sα㍑rα伽sを実験に供した。2000

年11月から12月までの期間中、雄7個体を収容したケージと、雄4個体及び

雌3個体を収容したケージ、合計2っのステンレスケージ（縦40cm×横40cm

×高さ30cm）を熊本県水俣市水俣川の調査水域3地点に35目間曝露した（Fig．

1）。対照地点として下水処理場などの処理水が流入していない河川最上流（対

照地点）を選定し、またその地点の下流にあたる河川中流地点（A地点）及び

河川下流地点（B地点）を調査対象区とした。実験魚のケージを用いた河川中

への曝露は、石製ブロックを各ケージに取り付けケージが動くのを防止し、さ

らにそのブロックを鉄棒で川底に固定した。ケージは水面から少なくとも1m

以上の深さに沈むようにし、曝露期間中定期的に観察を行った。

6，2，1．2　供試魚及びモニタリング地点（2）

　性成熟した2年魚の雄及び雌キンギョを実験に供した。1999年11月の期間

中に、雌雄キンギョをそれぞれ7個体ずつ収容した合計2つのステンレスケー

ジ．（縦35cm×横40cm×高さ25cm）を熊本県熊本市内の河川10地点を調査

水域として28目間曝露した（Fig．2）。対照地点として河川最上流を選定した。

対照地点は、下水処理場からの放流水などによる汚染がなく、その他の地点は、

環境測定地点として水質等の調査が行われていることから調査対象区に選定し

た。
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6．2．2　試料採取

　血液は魚の尾部動静脈より25Gの注射針を用いて採取した。血液は直ちに0・1

容量のaprotinin（10，000KIU／ml）、0．1％phenylmethylsufbnyl　fluoride及びheparin

（14．OU／m1）を含む生理食塩水溶液と混合した。混合液は4℃で20分間（1，800

×9）遠心して血漿に分離した。血漿は、15m1容チューブに分注し・速やかに

凍結し使用するまで一30℃で保存した。全ての操作は4℃で行った。血液採取

後、標準体長及び標準体重を測定した。生殖腺及び肝膵臓は摘出後、重量を測

定し、肝膵臓は4倍量の0．25Mスクロース中でホモジナイズし、ミクロソーム

及びサイトゾール画分はArizonoら16）、Ariyoshiら17）の方法に従って調製し、

薬物代謝酵素活性及びメタロチオネイン量の測定まで一80℃で保存した。ミクロ

ソームタンパク含量はLo槻yらの方法18）に従って牛血清アルブミンを標準物質

として測定した。生殖腺体指数及び肝臓体指数はそれぞれGSI（生殖腺重量×

100／体重、％）及びHSI（肝膵臓重量×100／体重、％〉として算出した。

6．2．3　試薬

　E2、レゾルフィン、エトキシレゾルフィン、メトキシレゾルフィン、ペント

キシレゾルフィン及びベンジルオキシレゾルフィンはシグマ（東京）から購入

した。NADPHはオリエンタル酵母（東京）から購入した。他の全ての試薬は

市販の特級を用いた。

6．2．4　標準物質

　レゾルフィンのストック溶液（20μM）は、メタノール500mlにレゾルフィ
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ン2．35mgを溶解して作製した。メタノールで20μMのストック溶液を希釈し

て標準直線用に1μMの溶液を作製した。この溶液は4℃の遮光下で少なくと

も1ヶ月は使用できた。標準直線は、25mMのリン酸緩衝液（pH7．7）でスト

ック溶液を希釈することによって測定毎に作製した。

6．2．5　装置及びHPLC測定条件

　CYP　lAの活性測定は、エトキシレゾルフィン（EROD）及びメトキシレゾル

フィン（MROD）の脱アルカリ化によるレゾルフィン生成を蛍光検出器が接続

された高速液体クロマトグラフィー（HPLC）によって定量することによって

行った1乳20）。CYP2B活性も同様に、ペントキシレゾルフィン0一脱アルキル化

（PROD）及びベンジルオキシレゾルフィン0一脱アルキル化（BRqD）活性と

して上記の方法によって測定した。62．5mMリン酸バッファー、6．25mMMgCl2、

0．625mMNADP＋、G－6－PDHase及び25μMの各種基質を含む反応液320μ1に

ミクロソーム懸濁液40μ1、5nM　G－6－P40μ1を添加して22℃の水浴中で反応を

20分間行った。反応後、90℃で反応を停止した。反応停止液に400μ1の精製水

を入れて0．45μMポアサイズのPTFTフィルター（ミリポア、ベッドフォード、

アメリカ）を通したものを測定用試料とした。測定には蛍光検出器が接続され

たHPLCを用い、WatersSYMMETRYC18カラムに0．001M酢酸緩衝液（pH5．7）

／メタノールを60／40（1ml／min）で流し蛍光検出器（Ex550m1，Em585㎜）によ

って得られるレゾルフィンのピークを定量した。検量線作製には各濃度に希釈

したレゾルフィンを用いた。

　HPLCは、PU－980インテリジェントポンプ、冷却器付き851－ASインテリジ
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エントオートインジェクター、RF－535』蛍光検出器（島津、東京）、CTO－6Aカ

ラムオーブン（島津）、ER．C－3522（エルマ、東京）、及びクロマトパックインテ

グレーター（東洋ソーダ、東京）がそれぞれ接続された目本分光802－SCシス

テムコントローラー（東京）を用いた。

6．2．6　血中ビテロゲニン測定

　血中ビテロゲニン濃度の測定は、第2章の方法に従つてキンギョビテロゲニ

ンに交差反応性を示す抗コイリポビテリンモノクローナルマウス抗体（トラン

スジェニック、熊本）を用いた酵素免疫測定法（ELISA）で行った21）。本測定

系では96穴マイクロプレートを用いた。キンギョビテロゲニンは100μgllのE2

に28日間曝露した雄キンギョ血漿から、陰イオン交換カラムを用いた液体高

速クロマトグラフィー（HPLC）により精製した22）。精製したビテロゲニンのタ

ンパク量は牛血清アルブミンを標準物質してBradfbrd23）の方法により測定した。

標準曲線は、標準物質として1穴あたり0．78ngから50ngの精製キンギョビテ

ロゲニンを用い、希釈した測定試料のビテロゲニンは二重測定で行った。測定

試料の血漿中ビテロゲニン濃度は、精製ビテロゲニン標準物質の検量線から算

出した。本測定系における血中ビテロゲニンの検出限界は39ng／mlであった。

6．2．7　肝中メタロチオネイン量測定

　肝臓中メタロチオネイン量は、カドミウムーヘモグロビン法によって測定し

た24）。サイトゾール画分上清100μ1にCdCl2溶液100μ1を加えた。撹搾後、10

分間室温で保持し、2．0％bovinehemoglobinを50μ1加え、再度撹搾した。撹搾
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試料は、1分間沸騰水浴中でヘモグロビンを変性させた後、すぐに氷上におき、

室温で3分間10，000×9遠心分離した。遠心分離後、上清を新しいチューブに

デカントした。これらの操作を3～4回繰り返し、プールした全ての上清中の

Cd量を原子吸光（SAS7500，Seiko　Instmments　Inc．，Japan）で測定し、肝臓1g

あたりのメタロチオネイン量として算出した。

6．2．8　統計解析

　全ての統計処理は、Stat　View5．O　fbr　Macintoshを用いて行い、〆0．05を有意

差とみなした。標準体長、標準体重、GSI、HSI、血中ビテロゲニン濃度、肝ミ

クロソーム中薬物代謝酵素活性（EROD，MROD，BROD及びPROD活性）及び

肝臓中メタロチオネイン量は、等分散性の検定を行い、等分散性が認められた

場合は一元配置分散分析（one　way　ANOVA）を行った。一元配置分散分析にお

いて、有意差が認められた場合には多重検定（Schef飴’s　F　post－hoc検定）により

有意差を検定した。等分散性が認められない場合はKmskal－Wallisの順位和検

定を行い、有意差が認められた場合にはBon飴∬oni呵usementをもってMam

WhitneyのU検定を行った。また血中ビテロゲニン濃度において、定量下限値

以下のデータに関しては定量下限の半数値を用いた。
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Fig. 2. Research sites for the exposure ofcaged goldfish to river water for 28 days. 

Sites A to I (marked e) were test sites, and site H (marked []) was a reference. These 

sites were located in Kumamoto city, Kumamoto Prefecture, Japan. 
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6．3　結果及び考察

6．3．1　一般河川環境中の環境化学物質モニタリング（1）

6．3．1．1　生存率、GSI及びHSI

　魚類において、血中ビテロゲニン及びCYP　IA依存性酵素活性は、環境汚染

物質モニタリングの有用な指標して知られている。本研究では、これら各種バ

イオマーカーを用い、熊本県水俣市水俣川における淡水環境の内分泌かく乱化

学物質を含めた環境化学物質のモニタリングを試みた。

　2000年11月から12月まで、性成熟した雄及び雌キンギョを対照地点として

選定した河川上流と、河川中流（A地点）及び下流（B地点）に35日間曝露し

た。曝露後の対照地点、A地点及びB地点におけるキンギョの生存率は97％

以上であった（Table1）。今回行ったケージを用いた曝露手法において、試験

魚が高い生存率を示したことは、今後、これらが新しい野外調査手法として有

用であり、一般河川環境中の評価に適用できる可能性を示唆するものである。

また、本手法は、順化された履歴の明確な試験魚を河川や湖沼などにケージす

ることにより影響評価を行なう野外調査であり、従来から行われている魚類を

捕獲して評価を行なう野外調査や室内曝露実験との相補的な役割を担っている

と考えられる。

　各曝露群の標準体長、標準体重、生殖腺重量及び肝重量において有意差は認

められなかった（ANOVA）。35目間曝露後における雌及び雄キンギョのHSI及

びGSIをFig．3に示す。対照地点、A地点及びB地点に35目間曝露した雌キ

ンギョのHSI値は、それぞれ平均1．45、LO8及び1．55％であり、GSI値はそれ

ぞれ平均1．68、2．04及び2．07％であった。一方、対照地点、A地点及びB地点
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に曝露した雄キンギョのHSI値は、それぞれ平均0．75、0．86及び0．83％であり、

GSI値はそれぞれ平均0．70、0．76及び0．69％であった。対照地点、A地点、及

びB地点に曝露した雌及び雄キンギョのHSI及びGSI値において有意差は認め

られなかった（幽OVA）。

　以上のことから、各調査地点において、雌雄キンギョの標準体長、標準体重・

HSI、GSIに有意差は認められず、成長や生殖腺及び肝臓の発達に河川環境要

因は影響しないことが示唆された。
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Table1．Charactelisticsoffヒmaleandmalegol面shexposedtoMinamatariverwaterfbr35days．

Sites sex　　Trea血ent（Number）　Body　length（cm） Body　weight（g） Gonad　weight（g） Liverweight（9）

Control

Male
Day　O（10）

Day35（9）

10．57±O．16

10．38±0．20

35．81±2．42

34．00±2．30 O．697±0．26 0．748±O．23

Female
DayO（4）

Day35（4）

10．88±0．27

10．75±0．25

49．05±3．90

46．43±3．44 1．684±1．10 1．452±0．31

A

Male
Day　O（11）

Day35（11）

10．05±0．24

10．16±0．24

33．17±3．40

32．34±3．24 0．764±0．21 0．860±0．16

Female
DayO（3）

Day35（3）

10．63±0．18

10．83±0．18

41．87±5．70

41．00±5．31 2．039±O．83 1．077±O．22

B

Male
Day　O（11）

Day35（11）

9．97±O．23

10．02±0．22

33．50±2．87

31．77±2．64 0．692±0．70 O．830±0．21

Female
DayO（3）

Day35（3）

10．97±0．47

11．10±0．46

46．87±6．85

45．83±6．07 2．071±0．33 1．551±O．30

All　datarepresent　standarddeviationofthe　mean．
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6．3．1．2　血中ビテロゲニンと肝ミクロソーム中薬物代謝酵素活性

　対照地点、A地点及びB地点に35日間曝露した雌及び雄キンギョの血中ビ

テロゲニン濃度は、曝露前と比較して減少した（Fig．4）。曝露前の対照地点、

A地点及びB地点における雄キンギョの血中ビテロゲニン濃度は、それぞれ平

均0．42、0．33及び023μg／ml検出され、曝露後はそれぞれ平均0．12、0．18及び

0．017μ9／m1検出された。一方、曝露前の対照地点、A地点及びB地点における

雌キンギョの血中ビテロゲニン濃度は、それぞれ平均250．9、112．1及び233．5

μglm1検出され、曝露後はそれぞれ平均111．7、43．4及び111．9μglml検出された。

各調査地点における雄及び雌キンギョの血中ビテロゲニン濃度に有意差は認め

られず、（ANOVA）曝露後の顕著な誘導も確認されなかった。これらのことよ

り、水俣川水域の淡水環境において、キンギョエストロゲン受容体に対してア

ゴニスト作用を示すエストロゲン様物質は存在しないことが示唆された。

　Panterら28）はファットヘッドミノーP珈翌ρhα1θ5P眉o〃2ε1αsに抗エストロゲン様

物質ZM189，154を曝露し、ビテロゲニン産生が抑制されたと報告している。肋

vivO試験系においてビテロゲニン産生の誘導は、エストロゲン受容体に対して

アゴニスト作用を示す物質曝露の指標として有用であるが、アンタゴニスト作

用を示す物質の評価も、E2共存によるビテロゲニン産生抑制等により推測でき

るかもしれない。今回、全曝露地点において雌雄ともに血中ビテロゲニンの顕

著な増加は認められなかったものの、B地点において雄キンギョの血中ビテロ

ゲニンは他の調査地点と比較して若干高い抑制を示した。これらがエストロゲ

ン様物質と抗エストロゲン様物質の存在によるものかどうかは今回の結果のみ

からは不明である。今後、水俣川水域のキンギョエストロゲン受容体に対する
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エストロゲン・アゴニスト及びアンタゴニスト作用を示す化学物質のさらなる

検索が必要である。

　全ての調査地点において、河川曝露前の雄キンギョ血中にビテロゲニンが検

出された。ビテロゲニンは雌特異タンパク質の一つとして考えられているが、

エストロゲン様物質曝露なしでもいくつかの種の雄魚において低濃度で検出さ

れる2乳30）。河川曝露前における血中ビテロゲニンの産生は、養殖場の飼育水や

他の養殖環境要因など、何らかのエストロゲン様物質が存在したことを示唆し

ている。今回、養殖場飼育水中にエストロゲン様物質が存在した可能性につい

ては不明だが、市販の魚類用飼料中に含まれているエストロゲン様物質が雄キ

ンギョの血中ビテロゲニンを産生した可能性を憂慮する必要がある。本論文中

の第3，5章において、市販の魚類用飼料に含まれる植物エストロゲンがエス

トロゲン様作用を示し、雄キンギョの血中ビテロゲニンを産生することを明ら

かにした。今回、全ての調査地点の曝露前における雄キンギョの血中ビテロゲ

ニンは非常に低濃度であったがほとんどの個体で検出された。これらのことか

ら、魚類を用いた内分泌かく乱化学物質の評価において、魚類用飼料の標準化

が必要であり、さらに植物エストロゲンや他のエストロゲン様物質を含む市販

飼料で飼育した場合の、雄及び雌魚における通常の生理状態のビテロゲニン産

生レベルを把握し試験に供する必要がある。

　CYP　IAの誘導はAhRに対する生体異物の結合の最も高感度な指標として知

られている。今回、環境汚染物質曝露の指標として、ケージングした雌雄キン

ギョの肝ミクロソーム中CYP　IA及び2B依存性薬物代謝酵素活性を測定した

（Fig．5）。水俣川水域の最上流に位置する対照地点のキンギョ肝ミクロソーム
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中EROD及びPROD活性は、それぞれ平均1．73及び3．36pmol／mg／minで、A

地点及びB地点と比較して有意に高い値を示した（ρ＜0．05，Schef飴’s　F　post－hoc

検定）。一方、対照地、点、A地点及びB地点におけるMROD及びBROD活性の

有意差は認められなかった（ANOVA）。マウスなど哺乳類では、多くの多環式

芳香族炭化水素（PAHs）とそれら混合物は、AhRに結合性を示し、AhR依存

的な伽1α1及びq配ρ1α2を発現誘導し、AhRに依存した抗エストロゲン活性を

示すことが知られている31）。Staggら32）は、CYP　IA　mRNA、CYP　IAタンパク

及びEROD活性を評価し、大西洋サケSα1〃205α1α7の肝CYP　IA誘導はPAHsの

構造選択性に依存していると報告している。それらの誘導は4つの環を持つク

リセンで観察されたが、ピレンでは観察されず、また5つの環を持つベンゾ［al

ピレン及び3－MCで観察されたが、ベンゼン及びフェナンスレンでは影響され

なかったとしている。今回、対照地点におけるキンギョ肝ミクロソーム中の

MROD及びBROD活性は、A及びB地点のそれらと比較して有意な増加は認

めらなかった。しかしながら、対照地点において、特異的なEROD活性の増加

が認められたことから、AhRに対してアゴニスト作用を示す何らかの物質が本

水域中に存在した可能性が示唆された。

　対照地点におけるPROD活性もまたA及びB地点と比較して有意に高い値

を示した。哺乳類において、フェノバルビタール（PB）はCYP2Bファミリー

のin　vlvoにおける誘導剤として知られているが、硬骨魚類において、PBによ

るCYP2Bの誘導はこれまで報告されていない。Sadarら33）は、初代培養ニジ

マス肝細胞へのPB曝露によって、CYP2K1タンパク及びPROD活性は誘導さ

れず、PB曝露によってCYP　lA　mRNA、CYPlAタンパク及びEROD活性の増
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加を観察し、特にCYP　IA1遺伝子の発現が顕著であったと報告している。今回、

対照地点において、低い活性であるもののPROD活性の誘導が認められたが、

これらの原因については不明である。また、硬骨魚類と哺乳類におけるCYP2B

誘導の生物学的種間も不明であり、今回の対照地点における特異的な誘導は、

CYP2Bファミリーアイソザイムによって代謝されたというよりむしろ、ペン

トキシレゾルフィンがCYP　IA1の基質となり活性が生じた可能性も考えられる。

今後、河川中の機器分析による化学物質測定を行うとともに、室内実験におい

て、PBあるいはPAHsなどの様々な化学物質曝露によるCYPs誘導あるいは抑

制について調べる必要がある。

　Fieldenら34）は、コールタール・クレオソートは’n　v∫昂oでAhRに対して濃度

依存的な活性を示すが、そのダイオキシン様作用は∫n　v∫voではエストロゲン様

作用を抑制するかもしれないと報告している。今回、調査を行った3地点にお

いて、雄キンギョの血中ビテロゲニン産生の増加は認められなかったが、対照

地点の肝ミクロソーム中EROD及びPROD活性は、A及びB地点と比較して

有意に高かった。これらの結果は、河川中に含まれる何らかの化学物質が、キ

ンギョの血中ビテロゲニン合成を抑制した可能性を示唆しているかもしれない

が、河川中に存在する血中ビテロゲニン、肝ミクロソーム中CYP　IA及びCYP2B

活性を誘導及び抑制する可能性のある化学物質を機器分析によって検索し、そ

れらの結果と併せて慎重に評価を行う必要がある。
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6．3．2　一般河川環境中の環境化学物質モニタリング（2）

6．3．2．1　生存率、GSI及びHSI

　魚類において、血中ビテロゲニン及びCYP　IA依存性酵素活性は、環境汚染

物質モニタリングの有用な指標して知られている。本研究では、これら各種バ

イオマーカーに加え、肝臓中メタロチオネイン合成も指標とし、熊本県熊本市

内の河川10地点における内分泌かく乱化学物質を含めた環境化学物質のモニ

タリングを試みた。

　1999年の11月に14個体の雌及び雄キンギョを、熊本市内の河川10地点に

28目間曝露した。キンギョの生存率は、A，B，C，D，F，H，1及びJ地点において

平均80％以上であった（Table2）。河川下流のE及びG地点においては、全て

の個体の死亡が確認された。E及びG地点は河口付近に位置していたことから、

これら調査地点への海水の流入による塩濃度の影響が考えられた。

　平均GsI及びHsI値をFig．6に示す。B地点における雄キンギョのGsl値は、

平均3．1％であり、H地点の1．6％と比較して有意に増加した（ρ＜0．05）。B及び

C地点における雄キンギョのHSI値は、それぞれ平均3．4％及び3．8％で、H地

点のHSI値（1．9％）と比較して有意に増加した眺0．05及びP＜0．01）。B地点

における雌キンギョのGSI値は平均4．0％で、H地点の1．5％と比較して有意に

増加したψ＜0．05）。A，B，C及びJ地点における雌キンギョのHSI値は、それ

ぞれ2．8，3．2，3．0及び2．5％でH地点（0．98％）と比較して有意に増加したq〆0，01

あるいはp＜0．001）。他の調査地点におけるGSI及びHSI値は、H地点と比較し

て有意差は認められなかった。
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N
O
N

Table2．　Chamcteristics　offbmale　andmale　goldfishexposedtoriverwater　fbr28days．

sites Number（F！M） Bodylen幽（㎜） Body　weight（9） Gonadweight（g） Liver　weight（9）

A

B

C

D

E＊

F

G＊

H

1

J

3／10

7／6

5／7

5／7

0／0

5／7

O／0

3／5

317

5／5

62±14

60±9

60±8

62±7
58±10

53±9

62±6
64±7

68±6
61±10

71±3
63±11

71±3

70±2
59±8

68±7

9．3±4．4

8．6±2．8

10．2±3．2

11．2±3．8

8．1±3．2

7．0±3．1

7．9±1．4

9．5±2．0

11．4±2．4

8．8±3．0

11．3±1．5

8．2±3．3

13．1±1．4

11．0±0．9

8．5±2．7

10．6±2．3

0．367±O．19

0．182±0．14

0．377±0．17

0．329±0．08

0．241±0．10

0．191±0．07

0．188±O．07

0．093±0．06

0．520±0．46

0．091±0．04

0．174±0．04

0．100±0．12

0．288±0．09

0．054±0．04

0．275±0．06

0．096±0．06

0．264±0．13

0．234±0．08

0．309±0．05

0．381：±：O．13

0．223±0．04

0．249±0．14

0．128±0．04

0．180±0．07

0．174±0．04

0．126±0．06

0．110±O．01

0．145±0．07

0．208±O．05

0．109±0．06

0．189±0．05

0．186±0．02

SitesE　and　G　were　near　anestuary；all　individuals　died　d㎜ingexposure．
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6．3．2．2　血中ビテロゲニン、肝ミクロソーム中薬物代謝酵素活性及び

　　　　　　　　メタロチオネイン

　各調査地点曝露後における雄及び雌キンギョの血中ビテロゲニン濃度をFig．

7に示す。A，B，C，D，H及び1地点における雄キンギョの血中ビテロゲニン産生

は認められず、全ての個体において検出限界以下であった。しかしながら、河

川最下流のF及びJ地点における雄キンギョの血中ビテロゲニンは、それぞれ

平均0．061及び0．044μ9／m1検出された。一方、雌キンギョの血中ビテロゲニン

産生は全ての調査地点において認められ、B地点の平均744μ9／mlが最も高く、

次いでJ地点の平均410μg／ml、F地点の平均52μglmlの順であった。B地点に

おける雌キンギョの血中ビテロゲニン濃度は、H地点の平均1．6μg／mlと比較し

て有意差は認められなかったものの500倍程度高い値を示した。河川下流のF

及び」地点に曝露した雄キンギョにおいて、低濃度ではあるものの血中にビテ

ロゲニンが検出され、また、雌キンギョの血中ビテロゲニンもH地点と比較し

て高い値を示したことから、本調査地点におけるエストロゲン様物質の存在が

示唆された。日本の環境省35）は、1998年の河川調査において12ng11のE2をF

地点で検出している。しかしながら、この調査はE2の測定をELISAで行って

いるため、E2標準曲線の対数プロットによる誤差、E2特異抗体の他の物質に

対する交差反応性等、測定技術に問題があるとの指摘がある。このことから、

今回調査を行ったF地点中にどの程度のE2が含まれていたかは不明である。

また、今回、J地点において雄キンギョの血中ビテロゲニンが産生された原因
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も確認できなかったことより、今後、さらなる調査や機器分析等によるエスト

ロゲン様物質の検索が必要である。一方、雌キンギョの中で最も高いビテロゲ

ニン濃度を示したB地点は下水処理場の直下に位置していた。Sumpterら36）は、

下水処理場から曜琳轍流されている河」IIに二西スOnoo伽伽卿ss

を曝露し、血中ビテロゲニシがmg／mlのレベルで出現した報告している。また、

B地点に曝露した雌雄キンギョのGSI及びHSIは、H地点と比較して有意な増

加が認められた。これらのことから、B地点におけるエストロゲン様物質の存

在が示唆されたが、雄キンギョにおいて顕著な血中ビテロゲニン産生は認めら

れなかったことより、さらなる調査を行う必要がある。

　魚類においてCYP　IA依存性EROD活性の誘導は、AhRに結合しうる生体異

物の評価に重要であることが知られている。今回、環境汚染物質曝露の指標と

して、ケージングした雌雄キンギョの肝ミクロソーム中CYP　lA依存性薬物代

謝酵素活性を測定した。各調査地点曝露後におけるキンギョ肝ミクロソーム中

ERoD及びMRoD活性をFig．8に示す。H地点のERoD活性は平均2．o

pmo1／mg／minであった。雌キンギョの血中ビテロゲニンが最も高かったB地点

と雄キンギョの血中ビテロゲニンが検出されたF地点のEROD活性は、それぞ

れ平均5．4及び7．5pmo1／mglminであった。F地点のEROD活性は、H地点と比

較して有意に増加した躯0．05）。B及びF地点のMROD活性もまた、それぞ

れ平均3．2及び3．4pmo1／mg／minで、H地点と比較して有意に増加した9〆0・05

及びpく0．01）。前述したとおり、B地点の上流には下水処理場が存在しており、
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F地点は比較的河川下流に位置し生活排水等の流入も考えられることより、本

調査地点におけるAhRに対するアゴニスト作用物質の存在が示唆された。

　KhalatとSaatcio91uは37）、E2はマウスHepa　lclc7hepatoma細胞においてAh

の反応性を抑制すると報告している。また、Amkweら38）は、4一ノニルフェノ

ール1，5，25及び125mg／kgを腹腔内投与した太平洋サケSα1〃2050107の肝穎粒

体の反応について検討し、穎粒体中の6β一水酸化酵素活性は1mg／kg投与群で

増加し、25mg／kg以上の投与群で減少するとしている。また、16α・及び17β一水

酸化酵素活性とEROD活性は125mglkg投与群で減少し、さらにCYP　IAタン

パク量は1mglkg以上の投与群で用量依存的に減少し、CYP2K様タンパク量

及びCYP3A様タンパク量は125mglkg投与群で減少したと報告している。

Aru㎞eらは、4．ノニルフェノールは低濃度においてステロイド代謝酵素を増加

させ、高濃度では低下させることを示唆した。今回、B及びF地点において雌

あるいは雄キンギョの血中ビテロゲニン産生は高く、肝ミクロソーム中EROD

及びMROD活性も高かったことから、キンギョ肝ミクロソーム中CYP　IA依存

性酵素活性の誘導を抑制する可能性のあるE2や4一ノニルフェノールなどの物

質が本調査地点に存在した可能性は低く、他のエストロゲン様物質が存在した

可能性が高いことが示唆された。

　メタロチオネインはカドミウムや水銀など有害重金属によって誘導されるこ

とから、魚類において重金属曝露の有用なバイオマーカーとなることが知られ

ている。各調査地点曝露後における肝臓中メタロチオネイン量をFig．9に示す。
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肝臓中メタロチオネインは全ての調査地点において検出された。H地点におけ

るキンギョの肝臓中メタロチオネイン量は、平均580μg／glivertissueであった。

肝EROD及びMROD活性が高く検出されたB地点におけるキンギョの肝臓中

メタロチオネイン量は最も低く、平均20L71μg／glivertissueでH地点と比較し

て有意に減少した（ρ＜0．001）。A，C及び」地点におけるキンギョの肝臓中メタ

ロチオネイン量は、それぞれ310，290及び350μg／g　liver　tissueでH地点と比較

して有意に減少した（p＜0．01）。以上のことから、今回調査を行った地点におけ

る重金属汚染はほとんどないことが示唆された。Marcelaら39）は、肝メタロチ

オネインレベルは、エストロゲンによって抑制されると報告している。B地点

の雌キンギョ及びJ地点の雄キンギョにおける血中ビテロゲニン濃度はH地点

と比較して増加傾向を示し、肝臓中メタロチオネイン量は有意に減少した。ま

た、B地点における雌雄キンギョのGSIあるいはHSI値は、H地点と比較して

有意な増加が認められた。これらのことから、B及び」地点に肝臓中メタロチ

オネイン合成を抑制する可能性のあるエストロゲン様物質が存在することが示

唆された。

　本研究において、キンギョの肝ミクロソーム中CYP　lA依存性酵素活性測定

法を確立した。これらの手法を用いたCYP　lA及び2B依存性酵素活性と、血

中ビテロゲニン産生、及び肝臓中メタロチオネイン合成を指標として、河川環

境中の内分泌かく乱化学物質を含めた環境化学物質のモニタリングを試みた。

今回調査を行ったいくつかの河川中において、エストロジェン様物質やAhRア
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ゴニスト様物質が存在する可能性が示唆された。しかしながら、検出された雄

キンギョの血中ビテロゲニン濃度は非常に低濃度であったことや、1回のみ調

査であったことを考慮し、今後、測定地点をさらに増やし継続的な調査を行う

必要がある。また、生殖腺の組織像（精巣卵）の確認、調査地点の水質や底質

からのエストロゲン様物質及びAhRアゴニスト様物質の測定を併用し総合的な

評価を行う必要がある。これらの手法は、順化された履歴の明確な試験魚を河

川や湖沼などにケージすることにより影響評価を行なう野外調査であり、従来

から行われている魚類を捕獲して評価を行なう野外調査や室内曝露実験との相

補的な役割を担っていると考えられる。また、環境化学物質が淡水環境中に棲

息する生物に及ぼす複合影響を早期に評価できる生物学的アラームとして有用

であり、今後、様々なフィールド試験に適用できると考えられる。
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