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第 1章 緒論

1.1 はじめに

現代における社会活動では､一般家庭からも事業所からも廃棄物が発生している｡人間

が使用する全ての物品が時間の長短はあるものの最終的には､廃棄物として排出され環境

-なにがしかの影響を及ぼしている｡生体物質由来の廃棄物の一部分は､環境-還元され

循環利用される機能が生態系として地上に備わり､人間も堆肥等の肥料として廃棄物を再

利用する方策は古くから試みてきている｡科学技術の進展による新素材の工業的な大量生

産により､生態系が分解再利用し難い廃棄物が増加してきており､近年制定されたいくつ

かのリサイクル法を一助として､社会的な機能として廃棄物を適正に処理し､環境汚染を

低減化させる方策が実施されつつある｡しかしながら､消費される物質量が膨大でかつそ

の質が多種多様であることから､自然の浄化 ･循環機能及び社会的な施策の効果は充分と

は言い難く､様々な経路を通じて環境の悪化や汚染を進行させている0

日本において廃棄物の中間処理の主流は焼却であり､これにより､廃棄物の体積や重量

の減少さらには有害物質の無害化や安定化などを期待している｡同時に近年清掃工場から

のダイオキシン類の放出問題等､毒性の強い有害物質の生成も懸念されている｡また､新

素材の開発により､稀少元素の種類 ･量ともに利用が増加しており､このような物質が新

たな汚染物質となる可能性も高まっている｡清掃工場において廃棄物は中間処理(焼却或い

は溶融)を施されて処理済み残液となる｡残液の大部分は地下や海面-埋立られ､環境-と

戻されることになる｡ 日本の場合､特に山間部-埋立られる場合が多いことを考えると大

気-放出されない有害物質は､ほとんど土壌環境-排出されることになる｡また､清掃工

場の稼働にともなって大気-放出される有害物質も､最終的には土壌表面-降下し土壌環

境-負荷されることになる｡土壌は生物の生存の基盤､物質循環や生態系維持において重

要な役割を担っており､食料 ･木材等生産機能､水質浄化 ･地下水かん養機能､自然生態

系 ･景観維持保全機能等､数え切れない多くの機能を担っているが､廃棄物問題の深刻化

とともに土壌環境の悪化が非常に懸念される状況にある｡

土壌はそれ自身が持つ有害物質の吸着 ･保持能力が環境影響に対して緩衝カとして作用

するため､有害物質による被害や悪影響の顕在化を遅らせている｡特に表層土壌は､核実

験や原子力発電所の事故による放射性降下物をはじめ､各事業所や自動車等から大気中に

放出された様々な汚染物質が､大気より地表面に降下し蓄積されている｡農用地では､こ

れに加えて肥料や農薬などの化学物質を直接かつ多量に負荷される状況にある｡このよう

に土壌圏の有害物質による汚染はかなり進行していると考えられ､近年では､企業の工場

跡地の等の再開発にともない重金属､揮発性有機化合物等による土壌汚染が顕在化してき

ている｡しかしながら､農用地(田)を除いて土壌汚染対策に関する法制度が無かったこと

から､土壌汚染による人の健康-のリスク低減や土壌汚染対策の実施を図るため､土壌汚

染対策防止法が平成14年5月29日に公布され､平成15年2月15日に施行された｡国も土壌汚

染状況の把握とその対策の実施を通じて人間-の健康被害の防止に真剣に取り組み始めて

いる｡
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土壌中における汚染物質の分布 ･挙動を評価､予測することは､埋立地の設計や管理及

び地価の評価や土地利用計画の策定に直接役立っばかりでなく､終局的には人間-の直

接 ･間接的な健康上のリスクの評価や､動物 ･植物といった生態系-の悪影響の評価を含

めた環境影響評価に欠く事のできないものである｡

1.2 本研究の目的と構成

近年､新素材の開発が進み古くから利用されている重金属 (水銀､鉛､亜鉛､銅､カ ド

ミウム､枇素等)に加え､セレン ･アンチモン ･バナジウムのような希少元素が新たな汚

染物質となる可能性が高まっている｡稀少元素については環境汚染の調査例そのものが十

分でない状況にあると考えられる｡

日本では廃棄物の中間処理の主流が焼却(火格子炉､流動床炉､溶融炉)であり､ダイオ

キシン類を筆頭に清掃工場(焼却施設)から放出される有害物質による環境汚染が危倶され

ている｡特に清掃工場は都市郊外に立地することが多く､必然的に清掃工場周辺に農地が

存在することになる｡このような場合､清掃工場から放出される有害物質による農産物-

の影響が懸念されるが､調査自体がやっと始められたところである｡清掃工場からのダイ

オキシン類の生成 ･放出問題が日本各地で顕在化したこともあり､国は農用地と農作物の

ダイオキシン類濃度を調査報告 1)せざるを得ない状況にある｡調査地域は発生源周辺と無

関係な地域に分けられて行われているが､調査項目はダイオキシン類に限定されており､

新素材中に含まれる稀少元素等の新たな汚染物質となる可能性がある元素についての調査

は国の施策としては実施されていない｡また学会等における報告例 2)も非常に少ない状況

にある｡新素材の開発と普及の速さや廃棄物処理量の増加を考慮すると､清掃工場周辺に

おける有害元素降下物を同定 ･定量しその汚染状況を把握すること､並びに有害元素に関

わる人間-のリスク評価に資する知見を集積することの必要性と緊急性が高まっている｡

そこで本研究においては､清掃工場に起因するダイオキシン類以外の有害元素による周

辺環境汚染に注目し､ケミカルフォールアウトとして環境を汚染する清掃工場由来の有害

元素を野外調査により同定する｡また､食品(農産物)には乳幼児や子供-影響を考える上

で重要になる牛乳(酪農)に注目し､大気一土壌一牧草一牛乳という曝露経路に関わる有害

元素の定量結果から､汚染の実態を把握することを試みる｡ Ⅰ県は非常に酪農が盛んであ

り､M市北西部のT村には酪農地域の中に村営の清掃工場が設置されている｡本研究の調

査地点として最適な条件にあり､T村清掃工場周辺を有害元素分布の調査地域に選定した｡

これにより収集が待たれている野外環境データを提供することも目的の一部である｡

さらに､当該地域では､主要生産物である牛乳及び乳製品の摂取に伴 う人間に関する有

害元素のリスク評価を行 うための数学モデルを構築することが近い将来必要になると予想

することは容易である｡本研究では､清掃工場から放出される有害元素の人間-のリスク

を評価するためのモデル構築に必要な知見を収集するとともに､牛乳摂取に関わる人間-

の有害元素吸収の最も基礎的な知見として必要とされる有害元素の牧草-の経根吸収特性

を把握するためのポット実験を行った｡

第 2章では清掃工場周辺において､土壌中の有害元素を熱中性子放射化分析法で多元素
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同時分析する｡清掃工場周辺の有害元素土壌中濃度の水平分布と鉛直分布より､清掃工場

から大気環境中に放出され､ケミカルフォールアウトとして降下沈着して表層土壌を汚染

している可能性の高い元素を同定するとともに高濃度汚染地区を把握する｡

第 3章では､第 2章において把握した高濃度汚染地区において､地区内の酪農家の協力

を得て､土壌､大気､牧草中の有害元素濃度を熱中性子放射化分析法で分析する｡清掃工

場近傍における土壌中の有害元素濃度の水平分布と鉛直分布より､清掃工場から大気環境

中に放出され､降下沈着して表層土壌を汚染している元素(ケミカルフォールアウト)を同

定する｡また､大気や牧草の分析結果より､汚染実態の特徴を把握する｡

第4章では､第 3章において同定した有害元素であるアンチモン(以下 Sb)に注目し､Sb

に関わる人間の健康 リスクを評価するための数学モデルに必要な知見を文献学的に集積し､

リスク評価モデルを構成するとともに評価手法の問題点を明らかにする｡また､調査地域

周辺が酪農地域であることから､牛乳摂取にともなう人間-の Sb曝露に関して最も基礎

的で重要な情報となるSbの牧草-の経根吸収特性をポット実験により把握した｡

参考文献

1) 環境省 :平成 13年度農用地土壌及び農作物に係るダイオキシン類実態調査結果､2002

2) 西牧研壮 他 :有害物質の環境動態に関する研究､～微量元素(Zn,Se,14C)等の汚染源

及び環境中分布に関する研究～､京都大学原子炉実験所第 30回学術講演会報文集､

pp.347-358､1996
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第2章 清掃工場周辺における有害元素分布

1996年までに清掃工場の稼働に起因する周辺環境の有害元素による土壌汚染を京都市

について野外調査1)した事例がある｡これによれば､清掃工場由来の有害元素として､

Sb,Br,Znが挙げられる可能性が明らかにされた｡京都市のような大都市以外の地域でも同

様の汚染が生じている可能性が高く調査の必要性 ･緊急性も高まっている｡ここでは､清

掃工場周辺の有害元素による土壌汚染の実態調査を最重要課題として取り組む｡

2.1 調査地域と元素分析方法

大都市でない地域においても清掃工場周辺において有害元素よる汚染が生じている可能

性は大きく､調査データのある京都市 1)を大都市と位置づけ､それに対比できるような小

都市の清掃工場周辺を土壌中の有害元素濃度調査地域に選定する必要がある｡

2.1.1 で村清掃工場と土壌採取地点

Ⅰ県M市のベットタウンであるT村(人口約5万人)の清掃工場(火格子方式)周辺において､

山林､農地(所有者の承認済)､路肩等の土壌を採取し､有害元素濃度を熱中性子放射化分

析(2.1.3参照)により測定する｡有害元素濃度の水平分布と清掃工場からの距離 ･方向を比

較検討することにより土壌汚染の実態を把握する｡

注目している清掃工場(およそ北緯 39:47､東経 141:04)は､ Ⅰ県T村Y地区にあり､西

側は清掃工場との高低差が 120m以上の高い山､北側も50m程度の高低差のある高い丘

陵､南側は自衛隊射撃場､東側は進入道路と牧草地となっている(図2-1参照)｡清掃工場の

極近傍には民家等人の居住場所はほとんど見られない状況にある｡周辺 3方を山林に包ま

れつつ､1方向に牧草地､水田､畑がほとんどを占めて広がる田園丘陵地帯であり､酪農

家が多い地域であるO有害物質の人為的固定発生源は､清掃工場が最大規模のものである｡

高速道路は清掃工場の東側-直線で約 2.8kmの位置に南北方向に通過しているOここは昭

図2-1 T村清掃工場周辺の土壌採取地点
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和 57年よりごみ焼却炉と不燃物処理､ごみ埋立処理を行っている｡ごみ焼却施設について

は､2基の焼却炉で 1日8時間､30t(15tX2)のごみを焼却し､年間 300日稼動してい

る｡平成 12年に清掃センターに搬入された年間ごみ総収集量は 15677tでこのうち 11533

tが焼却処理された｡滝沢村の 1人 1日平均ごみ排出量は平成 7年に726gであったもの

が平成 12年には848gと1人 1日平均ごみ排出量は5年間で約 1.2倍に増えている｡

試料土壌は､高速道路と清掃工場周辺までの区域において､路肩､山林(T2,T7)､農地

(T6,C)の地表面土壌を､地表面の植生や形状の明確な落葉等を取り除いた後に､表層約 5

cmを移植ゴテで採取した｡図2-1に清掃工場と高速道路､及びサンプリング地点の位置関

係を示す｡Tlは高速道路Tインターチェンジ近傍､T9は国道 4号線の近傍であり､どち

らも自動車の排気ガスの影響を考慮して検討地点に加えた｡T6は清掃工場から1km ほど

離れた牧草地である｡また､図示 した地点と全く無関係な地点として､岩手大学農学部の

植物園をG地点として選び､清掃工場の影響を全く受けない対照地点とした｡

土壌中鉛直分布調査用の試料土壌は､有害元素濃度の水平分布(2章 2.2)の検討結果を参

考にして､清掃工場近傍の T3地点(水平距離約 0.3km)と清掃工場からの影響が無くなる

と考えられたT6地点近傍のC地点(水平距離約 1.1km)の2カ所を選んだ｡T3地点は路肩

の雑草地で清掃工場直近の牧草地との境界地点であ

る｡C地点は牧草地内である｡図2-1に水平方向の土

壌中濃度測定地点(丸印)と鉛直方向の土壌中濃度測定

地点(星印)の位置関係を示した｡

鉛直方向の土壌採取に使用した採取器(内径 9cm､

有効長さ30cm､ステンレス製)を図2-2に示す｡金属

リングをネジ止めして分割可能なように設計 ･制作し

た｡この土壌サンプラーを金槌で鉛直に打ち込み､土

壌を深さ方向に採取する｡土壌採取後のサンプラーは

実験室に持ち帰 り､深さ方向に土壌を分割採取して､

2.1.2で述べる前処理とポリエチレン袋-の溶封を行

う｡熱中性子放射化分析(2.1.3参照)によって土壌中全

量元素濃度を測定した｡

2.1.2 土壌試料の調整

採取 した土壌は､実験室に持ち帰 り恒温槽内で約

50℃､48時間以上乾燥させる｡その後､2mmの節に

かけて得られる細土を分析試料とした｡調整 した試料

土壌は､約 100mgずつ秤量し､ポリエチレン袋に詰

め､できるだけ小さくなるようにシーラーを用いて溶

封した｡次にそれを二つに折り､さらに試料袋の破損

対策のために､もう一度ポリエチレン袋に入れ同様に

溶封をした｡最後に前 2回とは性質の異なる合成フイ

ルムを用いて､袋状に溶封した｡3回目の溶封は中性
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図2-3 γ線測定システム

子照射後､開封 し易いように余裕のある大きさに成形 した｡袋詰めした土壌サンプルは､

熱中性子照射のために専用のポリエチレン製のカプセルに封入 した｡

2.1.3 熱中性子の照射 とガンマ線の測定

土壌中元素の全量濃度は､熱中性子放射化分析法によって測定した｡この分析法は､試

料に熱中性子を照射 して核反応 (主に (n,γ))を起こさせ､生成する放射性核種の放射

線(γ線)のエネルギーや強度を測定することにより､試料中元素の定性､濃度の定量を行

う分析法である｡図 2-3に本研究で使用したγ線計測システムを示す｡図中Aで示した鉛

ブロック枠中に熱中性子を照射 した試料をセットする｡γ線エネルギー分解能の優れたGe

半導体検出器を放射線の測定に用いることにより､化学分離を必要とせずに多数の元素を

同時に分析できるのが利点である｡本研究のように土壌中の微量元素の分析には非常に有

効な分析法である｡

中性子の照射は､京都大学原子炉実験所圧気輸送管 Pn-2において行った｡照射時間は

3600秒とし､放射能の冷却時間は中寿命核種について約 1週間､長寿命核種について約 1

ケ月とした｡放射線(γ線)の計測には､4096チャンネル波高分析器付きGe半導体検出器(EG&G

社製)を用いた｡検出器と照射済み土壌試料の距離は 5cm(植物は2cm)､中寿命核種につ

いては3000秒､長寿命核種については 7200秒を計測時間とした｡

また､標準試料として BCR176(CommissionofTheEuropeanCommunities,City

WastelncinerationAsh)､並びに Co(25 〃g)を試料と同時に照射 ･計測し､未知試料中元

素濃度を京都大学原子炉実験所で開発した計算ソフ トを用いて評価する｡

主な元素のうちアンチモン(以下 Sb)については､一般的に 124Sb(半減期 60日)のγ線

(1691kev)を用いてSb濃度が評価されるが､本研究では､高感度にSbを検出できる122Sb(半

減期2.68日)のγ線(564kev)を用いて土壌中Sb濃度を評価 した｡臭素(以下Br)については､
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82Br(半減期 35時間)のγ線(554kev)を用いてBr濃度を評価した｡亜鉛(以下Zn)について

は､64Zn(半減期 243日)のγ線(1115kev)を用いてZn濃度を評価した｡クロム(以下 Cr)に

っいては､51Cr(半減期 28日)のγ線(320kev)を用いてCr濃度を評価した｡

2.2 清掃工場周辺における土壌中有害元素濃度の水平分布

2.2.1 土壌中有害元素の自然界値

Sbの非汚染土壌中濃度の中央値は 1mg瓜g2)である｡浅見 3)は表土中Sb濃度の幾何平

均を0.37(0.13-0.91)mgnigと報告している｡本研究で非汚染土壌としたG地点のSb漢

度は1.14mg/kg(表 2-1参照)であった｡また､鉛直分布のコントロール地点(C)における土

壌中Sb濃度の算術平均値は､0.92±0.13mg/kgであった(図2-5参照)｡これらより本研究

では土壌中Sb濃度の自然界値を1mg/kgとする｡なお､福谷 11)は関西の非汚染土壌中Sb

濃度をもとに､Sbの自然界値を2mgnig以下と報告している｡

Brはハロゲン族であり､土壌中有害物質としての研究例はまれであり､Brの非汚染土

壌中濃度についての報告値はみつからない｡本研究では土壌中Br濃度の自然界値を10mg/

kg4)とする｡

Znの非汚染土壌中濃度の中央値として90mg/kg5)､算術平均値として86mg/kg5)､幾

何平均は､59.9mg/kg5)や 54.9mg/kg5)という値が報告されている｡本研究で非汚染土壌と

したG地点のZn濃度は59.1mg他g(表 2-1参照)であったOまた､鉛直分布のコントロー

ル地点(C)における土壌中Zn濃度の算術平均値は､59.1mg/kgであった(図2-6参照)｡こ

れらより本研究では土壌中Zn濃度の自然界値を60mgnigとする｡ただし､土壌中のZn
の管理基準値が120mg/kg6)であったこともあり､この倍程度のZn濃度は土壌汚染と考え

ないこととする｡

Crの非汚染土壌中濃度の中央値として25-60mg/kg7)という値が報告されている｡本研

究で非汚染土壌としたG地点のCr濃度は45.5mg/kg(表2-1参照)であった｡また､鉛直

分布のコントロール地点(C)における土壌中Cr濃度の算術平均値は､53.5mg/kgであった

(図2-6参照)｡これらより本研究では土壌中Cr濃度の自然界値を50mg/kgとする

2.2.2 T村清掃工場周辺における土壌中有 表 2-1T村清掃工場周辺におけるCr､Sb､

書元素濃度

(1) 土壌中元素濃度

Br､Znの土壌中濃度 (mg/kg)
Cr Sb Br Zn

土壌中有害元素濃度のうち､ゴミに特有の含 T1 46･4 1･50

有元素と考えられた Sb,Cr,Br,Znの土壌 T2 31･2 0･81

中濃度を表 2-1に示す｡

土壌中のCr濃度は､T2地点が他の地点より

もやや小さい値を示したが､大部分の数値は

40-47mg/kgの狭い範囲にあり､ほぼ同程度

の値を示している.rpJcrの数値はこの地域の地

質学的な自然界値である可能性があり､清掃工

場に起因する土壌汚染とは無関係 と考えられ
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T3 44.5 2.62

T4 42.6 0.88

T5 43.3 1.39

T6 44.8 0.90

T7 39.8 0.76

T8 41.6 1.27

T9 46,9 0.91

G 45.5 1.14

34.5 151

25.5 173

68.9 101

38.7 137

35.6 121

52,9 59.3

39.1 132

30.5 102

59.3 152

32.9 59.1



る｡

T村清掃工場周辺では､T3地点を除くと調査地点のSb濃度(0.75-1.12mg/kg)はほぼ

自然界値を示している｡T3地点のSb濃度は､他の地点におけるSb濃度の高々2倍程度の

値であり､極端な高濃度とい うわけではないが､調査地点中の最高濃度を示し､また清掃

工場に最も近い調査地点(図2-1参照)であることから､清掃工場に起因する土壌汚染である

と考えられる｡

Brについては､全ての地点において､本研究で設定した自然界値(10mg/kg)より大きな

値を示している｡この地域はBr濃度の比較的高い地質である可能性がある｡T3地点のBr

濃度は､調査地点中の最高濃度を示し､また清掃工場に最も近い調査地点(図2-1参照)であ

ることから､Sbと同様に清掃工場に起因する土壌汚染が疑われるが､清掃工場から最も遠

いT9地点でも高濃度を示しており断定はできない｡

土壌中の Zn濃度は､T6(牧草地)とG(植物園)地点が他の地点よりも小さく自然界値(60

mg/kg)と考えられる値を示したが､大部分の数値は100-170mg/kgの範囲にあり､値の

変動はあまり大きくない｡この地域は Zn濃度の比較的高い地質である可能性がある｡Zn

は植物の必須元素でもあり､植生の相違等の影響を受けやすい元素である｡表 2-1の調査

データからのみでは､清掃工場に起因する土壌汚染の影響を考えることは困難である｡

(2) 清掃工場が表面土壌中sb濃度に及ぼす影響

地図上(図2-1)で清掃工場から表面土壌採取地点までの水平直線距離を計算し､清掃工場

からの水平直線距離と土壌中濃度を図 2-4に示す｡これによると清掃工場近傍から水平距

離でおよそ 1kmまでは､急激に土壌中濃度が減少する傾向が見られる｡清掃工場に近い2

地点と2-2.5km離れた2地点を除くと調査地点のSb濃度はほぼ自然界値(1mg/kg)を示

している｡土壌中Sbの最高濃度は､自然界値の2.5倍程度の値であり､極端な高濃度とい

3
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清掃工場からの距離 m

図2-4 T村清掃工場からの距離と表面土壌中Sb濃度
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うわけではないが､清掃工場に最も近い調査地点であることから､清掃工場に起因する土

壌汚染であると考えられる｡図2-4は清掃工場が周辺の表面土壌をSbで汚染していること

を強く示唆している｡

また､清掃工場からの水平距離がおよそ2kmを越えるようになると再び表面土壌中の

sb濃度が大きくなっている｡これは､清掃工場から東に約 3kmの地点に高速道路が通過

していること無関係でない可能性がある｡つまり､水平距離がおよそ 2kmを越えるよう

になると清掃工場が土壌表面 Sb濃度に及ぼす影響はほとんどなくなり､他の汚染源の影

響をより強く受ける可能性を示している｡ただし､この地域で交通量が多く煩雑に渋滞を

生じるT9(水平距離3.5km)地点の土壌表面においてSbは自然界値(1mgnig)を示しており､

自動車交通のみが表面土壌中のSb濃度を高める要因とは考えられない｡

2.3 清掃工場周辺における土壌中有害元素濃度の鉛直分布

2.2において表面土壌中の Sb､Cr､Zn､Br濃度の水平分布を検討することにより､大

都市でない地域においても清掃工場周辺でSb濃度が高まっていることが明らかとなった｡

土壌表面における Sb濃度の増加が地質由来でなく､大気由来であることを確認するため

に､土壌中のSb､Cr､Znの鉛直方向の分布を調査し､土壌表面における有害元素の蓄積

状況を検討した｡

2.3.1 Sbの鉛直分布

非汚染地域の土壌中Sb鉛直分布(C地点)とT村清掃工場近傍(T3地点)の土壌中Sb鉛直

分布を図2-5に示す｡C地点では､地表面下 30cmまでの全層においてSbが検出されて

いるが､濃度変動は小さくまた土壌表面-の蓄積もみられない｡土壌中 Sb濃度の算術平

均値は0.92mg/kgであり､C地点のSb濃度は自然界値を示している｡京都市における非

0.5 1 1.5

土壌中sb濃度 mg/kg

2 2.5

図2-5 T村清掃工場周辺の土壌中Sb濃度鉛直分布
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汚染土壌のSb濃度(図3-8参照)も､高々1mg/kgであること1)から､C地点のSb濃度は

自然界値(1mg/kg)と同等か表層ではそれよりやや低く､人為的な汚染があれば低レベルで

も簡単に検出できるほど､土壌中のSb濃度は低いと考えられる｡

T村清掃工場近傍(T3地点)では､地表面下およそ25cmまでにおいてSbは検出され､

地表面から深さ方向にSb濃度が減少しC地点の濃度 (自然界値)に漸近してゆく分布を

示している｡深さ12cmから表層-向かうほどSbの土壌中濃度が高くなっており､大気

由来のケミカルフォールアウトとしてSbが蓄積していることを明確に示している｡図2-5

の地表面濃度は､T3地点の分析値(表 2-1)の再現性の点からも問題のない数値を示してい

る｡

T村のように人口が5万人程度の小さなまちであっても､その清掃工場周辺では人口100

万人を越える京都市 1)と同様にSbの汚染が生じていることが確認された｡地質学的な背景

や社会経済的な背景とは無関係に､清掃工場の存在は Sbによる周辺環境汚染を生じさせ

ていると考えられる｡

また､Sbの大気中-の放出源が近傍の清掃工場のみであり､土壌中のSb濃度の鉛直分

布が蓄積の履歴もある程度反映していると考えると､清掃工場の創業初期は､土壌中のSb

濃度をやや高める程度の環境放出量であったものが､近年ではかなり増加している可能性

が推測される｡これは､ゴミ中の Sb濃度の上昇とゴミ処理量そのものの増加によって起

こりうると考えられる｡

2.3.2 C地点におけるCr､Znの鉛直分布

C地点のCr､Znの鉛直方向の濃度を測定した｡その結果を図2-6に示す｡地表面下30cm

までにおいてCr､Znともに全層で検出されている｡濃度変動はCrのほうがZnより濃度

は小さく､また Crでは土壌表面-の蓄積は明確でない｡Crの土壌中濃度の算術平均値は

53.5mg/kgであり､ほぼ自然界値(50mg/kg)を示している｡

Znでは濃度変動が大きく土壌表面-Znが蓄積されているかどうか断定できない｡Znの

50

土壌中濃度 mg/kg
100 150

図2-6 C地点の土壌中Cr.Zn濃度の鉛直分布
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土壌中濃度の算術平均値は､59.1mg/kgであった｡Znの平均値は近傍のT6地点の濃度(表

2-1)とほぼ等しい値を示しており､この地域としては低い濃度である｡自然界値(60mg/kg)

とほぼ同じ値を示している｡C地点では､Cr､Znの土壌表面-の明確な蓄積はみられず､

清掃工場に起因する環境汚染の影響は受けていないか､受けているにしても無視できるほ

ど小さいと考えられた｡

0 50 100 150 200

土壌中濃度 mg/kg

250

図2-7T3地点の土壌中Cr､Zn濃度の鉛直分布

2.3.3 T3地点におけるCr､Znの鉛直分布

清掃工場近傍(T3地点)では､Cr､Znの鉛直分布も測定した｡その結果を図2-7に示す｡

地表面下およそ25cmまでにおいて Cr､Znともに検出されている｡濃度変動はC地点と

同様にCrのほうがZnより小さい｡また Crでは土壌表面-の蓄積もみられず､清掃工場

に起因する土壌表面汚染を支持する結果は得られなかった｡土壌中濃度の算術平均値はCr

で68.1mg/kgであり､自然界値(50mg/kg)によりも少し大きな値を示しているが､人為的

な汚染よりも地質的な要因と考えられる｡

Znでは土壌表面濃度が下層部よりも総じて高く､C地点よりも平均値で倍以上高い濃度

を示しており､Znが土壌表面-蓄積されている可能性が考えられる｡Znの土壌中濃度の

算術平均値は168mg/kgであり､自然界値(60mg/kdを大きく越えている｡またかつての

土壌管理基準値(120mg戊g)も超えており､Znに関する環境汚染を受けている可能性を否

定できない｡地表面下数 cmに濃度の高いピーク値(約 200mgnig)を示すようにもみえるこ

とから､地表面-のZnの負荷が人為的に行われたと考えられる｡T3地点は農地でないた

め施肥の影響は無いとすると､近傍の清掃工場に由来するケミカルフォールアウトによる

Znの負荷が汚染経路の一つとして考えられる｡

Cr､Znともに C地点よりも大きな平均濃度を示し､特に Znでその差は大きかった｡

Znは植物の必須元素でもあり､C地点は牧草地､T3地点は路肩の雑草地という植生の相

違が土壌中濃度に寄与している可能性もある｡
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2.3.4 Brの鉛直分布

非汚染地域の土壌中Br鉛直分布(C地点)とT村清掃工場近傍(T3地点)の土壌中Br鉛直

分布を図2-8に示す｡C地点では､地表面下 30cmまでの全層においてBrが検出されて

いるが､濃度変動は大きい｡また土壌表面-の蓄積はみられないが､深さ5-6cm付近で

最大値(103mg他g)を示し､その後､徐々に減少してゆく｡土壌中Br濃度の算術平均値は

73.3mg/kgであり､深さ10cmより下方では､ほぼ平均値を示している｡C地点のBr濃

度は､本研究で設定した自然界値(10mg/kdよりも非常に大きく､また､表層付近に濃度

のピーク値を持つことから､何らかの人草的な Brの負荷がC地点ではあると考える方が

合理的である｡C地点は牧草地であり､乳牛から発生する尿と糞を原料とする自家製の堆

肥を牧草地に大量に還元しており､塩化物を中心とするハロゲン化物を負荷している土地

であることが､土壌中Br濃度の鉛直分布に寄与している可能性がある｡T6地点は同じ農

家の牧草地であり､ここのBr濃度(52.9mg/kg)も調査地点の中では高い値を示している｡

T村清掃工場近傍(T3地点)では､地表面下およそ25cmまでにおいてBrは検出され､

地表面から深さ12cmまでBr濃度が上昇し､それより深い位置ではBr濃度が減少してゆ

く分布を示している｡土壌中Br濃度の算術平均値は48.6mg/kgであり､深さ20cmより

下方では､平均値よりも小さな値を示している｡T3地点のBr濃度は､本研究で設定した

自然界値(long/kg)よりも大きく､また､地表面下に濃度の高いピーク値を持つことから､

何らかの人為的な Brの負荷が T3地点ではあると考える方が合理的である｡しかし深さ

12cmから表層-向かうほどBrの土壌中濃度は低くなっており､大気由来のケミカルフォ

ールアウトとしてBrが蓄積 していることを必ずしも支持していない｡図2-8の地表面濃度

は､T3地点の分析値(表 2-1)と比較すると小さいが､深さ12cm付近では､同程度の値を

0 20 40 60 80 100

土壌中Br濃度 mg/kg

図2-8 T村清掃工場周辺の土壌中Br濃度の鉛直分布
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示しているo

Brについては､清掃工場の存在が周辺環境汚染を生じさせていると断定できるような知

見が鉛直分布からは得られなかった｡

2.4 まとめ

T村清掃工場について清掃工場周辺における表面土壌の有害元素濃度を調査した｡その

結果､清掃工場から500m程度の範囲内において､土壌中Sb濃度が自然界値より高くな

り､清掃工場に近づくほど高濃度になることが水平方向の濃度分布から把握された｡

水平方向の有害元素濃度調査で他地点より高濃度を示したT3地点における土壌中Sb濃

度の鉛直分布を調査した｡その結果地表面から深さ10cm程度に渡って､自然界値(1mg/kd

を越える Sb濃度が検出され､地表面から深さ 10-15cm にかけて直線的に自然界値(1

mg/kg)まで減少する濃度分布が得られた｡T3地点は農地ではなく､またSbは肥料成分で

もないことから､大気から降下沈着した Sbが土壌表面に蓄積していることを明確に示し

ている｡清掃工場近傍におけるSbの表面土壌-の蓄積は､都市(人口)の規模に関わりなく

共通して観測され､廃棄物の清掃工場は Sbによる周辺環境汚染を生じさせつつあること

がわかった｡本研究では､初めて小都市清掃工場周辺の土壌中 Sb濃度の水平 ･鉛直分布

を把握しており､貴重な野外調査データを提供している｡

Crについては､調査した地域で清掃工場に起因する濃度上昇を水平方向の濃度分布から

把握することが出来なかった｡また､鉛直分布を調査した2地点で清掃工場に起因する地

表面-の蓄積 (濃度上昇)を把握することが出来なかった｡Crは清掃工場残液の元素分析

からはゴミに起因する元素 8,9,10)と考えられるが､清掃工場から放出されて周辺土壌を汚染

させる元素とは考えられなかった｡

Znについて､清掃工場に近い地点で高濃度を示すような傾向は､水平方向の濃度分布か

らみられなかった｡しかしながら､鉛直分布を調査した清掃工場近傍のT3地点において､

地表面に高濃度ピーク値を示すことと､T3地点は農地でないため施肥の影響は無いと考え

られることから､近傍の清掃工場に由来するケミカルフォールアウトによる Znが地表面

濃度を高めている可能性が示唆された｡

Brについて､水平方向の濃度分布からは清掃工場に近い地点で高濃度を示し､Sbと同

様に清掃工場から放出され土壌を汚染する元素である可能性が考えられた｡しかし､鉛直

分布を調査した清掃工場近傍のT3地点よりも清掃工場から遠く影響を受けない C地点に

おいて､平均的に高い濃度を示した｡Brについては､ゴミに起因する元素 8,9,10)と考えら

れたが､土壌中 Br濃度分布からは､清掃工場から放出されて周辺土壌を汚染させる元素

とは明確には断定できなかった｡
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第3章 清掃工場近傍における有害元素分布

第 2章において Sbの表面土壌-の蓄積が大都市ばかりでなく､小都市でも共通して観

測され､社会の規模に関わりないことがわかった｡廃棄物の清掃工場が Sbを環境-放出

し､周辺土壌中濃度を高めていると考えられる｡この調査は比較的広い範囲での概略的な

調査であり､調査結果をより確実なものとするために､土壌中 Sb濃度が高い値を示した

区域(清掃工場近傍)において､より詳細な調査を実施する必要がある｡ここでは､区域内

の酪農家の協力を得て､土壌､大気､牧草中の有害元素濃度を熱中性子放射化分析法で分

析した｡清掃工場近傍における土壌中の有害元素濃度の水平分布と鉛直分布より､清掃工

場から大気環境中に放出され､ケミカルフォールアウトとして降下沈着して表層土壌を汚

染している元素を同定する｡また､大気や牧草中における有害元素の分析結果より､環境

汚染実態を把握するとともに同定結果を再確認する｡

3.1 有害元素の水平分布

T3地点(図2-1)は土壌中Sb濃度が高い値を示した地点であり､この地点付近を中心によ

り詳細な調査を実施する｡

3.1.1 T村清掃工場と環境試料採取地点

で村清掃工場近傍で土壌 ･植物 ･大気試料を採集する｡試料を採取した地点と清掃工場

図3-1 T村清掃工場近傍の環境試料採取地点
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表3-1 清掃工場近傍における土壌採取地点

清掃工場から

試料採集地点 標高 (m) の距離 (m) 備考

T10 307

Tl1 315

で12 315

T13 309

T14 280

T15 273

T16 270

116 牧草地

215 牧草地

202 牧草地

168 牧草地

420 牧草地

560 水田 畦

720 牧草地

との位置関係を図 3-1に示す｡また､試料採取地点と清掃工場からの距離と標高を表 3-1

に示す｡前回の調査地点であるT3(清掃工場からおよそ 300m)地点は､今回の調査地点よ

りも標高が高い位置にある｡ここでも再度土壌を採取し､これをT3Sとする｡TIO,Tll,T12

地点は､清掃工場に最も近い面積約 0.45haの三角形をなす牧草地の頂点部分であり､

Tll,T12はTIOよりも標高が高い｡T13地点は三角状牧草地のほぼ中央であり､ここでは

鉛直方向の土壌試料を採取した(3.2参照)0T13を除いて土壌試料は､スコップを用いて表

層土壌(深さ0-5cm)を採取した｡

植物試料である牧草の種類はリー ドキヤナリーグラスであり､てlo,Tll,T12地点におい

て採取した｡牧草試料は､カマを用い､根本を切断して採取した｡また､T3地点では路傍

のヨモギを手で採取し､これをT3pとした｡

表3-2 清掃工場近傍における大気捕集条件

試料採集地点 採集時間 (h) 積算流量 (L)

TIO

Tll

T12

T3a

T6a

8 2460

8 2470

8 2440

4 1196.6

4 1200

大気試料の採集は､保留粒子径 0.45〟mのセルロース渡紙 (ADⅥlNTEC社製,37mm

MONITOR)をセットしたエアサンプラ- (SIBATA 社製,MP-∑500)を用いて大気中

浮遊物を採集した(図 3-2)｡エアサンプラーは三脚を用いて屋外の所定位置(てlo,Tll,T12

地点)に設置し､設置高さは地上から約 1.1m～1.2m とした(図 3-2)｡流速を5.0L/minに

保ちながら､午前 9時から午後 5時までの8時間､大気中浮遊物を補集した｡大気試料は

土壌･植物試料と同じ日に採集した｡天候は曇 りであった｡採集した大気試料の採集地点､

採集時間および積算流量を表 3-2に一覧する｡また､別の日にT3地点及びT6地点(図2･1)

でも流速を5.0L/minに保ちながら､午前9時から午後 1時までの4時間､大気中浮遊物

を補集し､これをT3a､T6aとする｡

清掃工場からやや離れたT14,T15,T16地点において土壌試料を､T14,T16地点において

植物試料(リー ドキヤナリーグラス)を採取した｡土壌試料の採集方法は､スコップを用い

て表層土壌(深さ0-5cm)を採集した｡牧草試料は､カマを用いて根本を切断し採取した｡
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図3-2 T村清掃工場近傍の環境試料採取風景

TIO,Tll,T12地点における環境試料の採取風景を図 3-2に示す｡T12地点から､清掃工

場を写している｡清掃工場の近傍に牧草地が広がっていることを示している｡

3.1.2 試料調整と元素分析

採集 した土壌試料は､実験室に持ち帰 り恒温槽内で約 50℃､24時間以上乾燥させた｡

その後､2mmのふるいにかけたあとの細土を分析試料とした｡

牧草試料は実験室に持ち帰 り二等分する｡半分はそのまま､もう半分は水道水を用い洗

浄し葉と茎をとり分けた｡集めた葉を5cm程度に切 り､恒温槽内で約 60℃､48時間以上

乾燥させた｡ヨモギは無洗浄で同様に乾燥した｡乾燥後の植物試料はポリ袋に詰め､手で

もんで細かくしたものを分析試料とした｡調整した土壌試料は､約 100mgずつ､植物葉試

料は約 200-300mgずつ量りポリエチレン袋に詰め､できるだけ小さくなるようにシーラ

ーを用いて溶封した｡次にそれを二つに折 り､さらに試料袋の破損対策のためにもう一度

ポリエチレン袋に入れ同様に音容封 した｡最後に前 2回とは性質の異なる合成フイルムを用

いて溶封した｡3回目の溶封は中性子照射後､開封 しやすいように余裕のある大きさに成

形した｡袋詰めしたサンプルは照射のために専用のポリエチレン製のカプセルに封入した｡

大気試料の採取後､エアサンプラーにセットした櫨紙を粒子が付着している面が内側に

なるようにして4回ほど折りたたみ､できるだけ小さく成形 して､土壌試料と同様にポリ

エチレン袋のフイルム中に三重に袋詰めした｡

有害元素の定量は､第 2章 2.1.3に述べたのと同様の方法で行った｡
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3.1.3 清掃工場近傍における土壌中有害元素濃度

土壌中有害元素濃度のうち､ゴミに特有の含有元素と考えられたSb,Cr,Br,Znの土

壌中濃度を表 3-3に示す｡ 表 3-3T村清掃工場近傍におけるCr､Sb､

土壌中の Cr濃度は､清掃工場に寄り近い Br､Znの土壌中濃痩 (mg瓜g)

TIO～T13地点が他の地点よりもやや小さい値 Cr Sb Br Zn

を示した｡大部分の数値は50-90mg仕gの範 TIO

園にあ り､本研究で設定 した 自然界値(50 Tll

mg瓜g)よりやや大きな値を示している｡Crは T12

清掃工場から離れるほうがどちらかといえば T13

高濃度であり､清掃工場に由来する有害元素降 T14

下物とは考えられない｡

T村において､清掃工場からやや遠い T14

-T16地点では､調査地点の Sb濃度(0.78-

56.3 2.17 31.5 157

53.5 1.87 27.8 139

69.3 2.09 46.7 60.9

72.8 2.64 28.0 94.3

64.6 0.78 35.3 121

Tl5 93.6 1.23 62.5 74.3

T16 89.8 0.96 71 136

T3S 72.7 1.85 53.3 166

1.23mg化g)はほぼ自然界値(1mg/kg)を示している｡清掃工場に近いTIO～T13地点とT3

地点において､Sb濃度は他の地点におけるSb濃度の2倍程度の値を示している｡極端な

高濃度というわけではないが､調査地点のなかでより高い濃度を示し､また清掃工場によ

り近い調査地点(図3-1参照)である｡これらのことからSbは､清掃工場に由来する有害元

素降下物と考えられる｡

Brについては､すべての地点において本研究で設定した自然界値(10mg他g)より大きな

値を示している｡しかしながら､清掃工場の影響のないC地点(図2-1)の深さ30cmまでの

土壌中Br平均濃度(73.3mg/kg)よりも小さな値を示している｡清掃工場からやや遠いT14

-T16地点では､和牛の子牛を生産しており､C地点と同様に土壌中 Br濃度に家畜の糞

尿中のハロゲン化物が影響して､やや高い濃度を示している可能性がある｡清掃工場近傍

の調査結果(表 3-3)からは､Brについて清掃工場からの距離と土壌中濃度に特別な関係が

みられず､清掃工場に由来する有害元素降下物とは考えられなかった｡

Znについて､T12地点を除いて検出された値は本研究で設定した自然界値(60mg瓜g)

と清掃工場の影響のないC地点(図2･1)の深さ30cmまでの土壌中Zn平均濃度(59.1mg瓜g)

より大きな値を示している｡土壌中の Zn濃度は､T12地点のように濃度の低い地点もあ

るが､大部分の数値はかつての土壌管理基準値 120mg/kgを越えており､Znの地表面-

の人為的な負荷がある可能性がある｡Znは植物の必須元素でもあり､植生の相違等の影響

を受けやすい元素である｡清掃工場に近い TIO～T13地点は牧草地内であり施肥の影響も

あるため､表 3-3の調査結果からのみでは､清掃工場に由来する有害元素降下物と考える

ことは困難である｡

3.1.4 清掃工場近傍における植物中有害元素濃度

(1) 植物中元素濃度

植物中有害元素濃度のうち､ゴミに特有の含有元素と考えられたSb,Cr,Br,Znの植

物中濃度を表 3-4に示す｡

植物中のCr濃度は､全ての地点で 1-3mg/kgの値を示しており､清掃工場との関連は
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みられず､また植物種による差も小さく､清掃

工場に由来する有害元素降下物と考える根拠

にはならない｡

植物中のSb濃度は､清掃工場に近いT10-

で12地点とT3地点において､より遠い T14､

で16地点におけるSb濃度よりも大きな値を示

している｡このことは､Sbが清掃工場に由来

する有害元素降下物であることを支持してい

る｡T3pのSb濃度が他の地点よりもかなり高

表 3-4T村清掃工場近傍におけるCr､Sb､

Br､Znの植物中濃度 (mg瓜g)

Cr Sb Br Zn

T10 1.29 0.15

Tll 1.63 0.07

T12 2.32 0.07

T14 0.93 0.03

T16 2.39 0.03

T3p 2.56 0.32

4.11 23.8

2.52 23.8

2.33 23.8

7.10 9.60

7.37 21.3

23.3 48.9

いが､T3pの試料が路肩のヨモギであり､他の地点(牧草地)に比べ粉塵にさらされやすい

ことや､植物種間で葉の形状等に差異があることが一因であると考えられる｡

植物中の Brは､全ての試料で検出された｡清掃工場からの距離と植物中濃度に明確な

な一定の関係がみられず､清掃工場に由来する有害元素降下物と考える根拠にはならない｡

T3pの Br濃度が他の地点よりもかなり高いが､T3pの試料が路肩のヨモギであり､他の

地点(牧草(リードキャナリー)地)に比べ粉塵にさらされやすいことや､植物種間で葉の形状等に差

異があることが一因であると考えられる｡

植物中のZnは､全ての試料で検出された｡同じ牧草地の牧草中Zn濃度は同じ値を示し

た｡清掃工場からの距離と植物中濃度に特定の関係がみられず､清掃工場に由来する有害

元素降下物と考える根拠にはならない｡T3pの Zn濃度が他の地点よりもかなり高いが､

T3p地点が路肩のヨモギであり､他の地点(牧草(リザ キヤナ1)-)地)に比べ粉塵にさらされやす

いことや､植物種が異なることが一因であると考えられる｡Znは植物の必須元素でもあり､

環境中濃度の変化が植物中濃度に反映しにくい可能性がある｡

(2) 洗浄効果

水道水で洗浄した牧草について､有害元素濃度のうち､ゴミに特有の含有元素と考えら

れたSb,Cr,Br,Znの濃度を表 3-5に示す｡

洗浄後の牧草中の Cr濃度は､全ての地点で 1-3mg/kgの値を示しており､洗浄前(表

3-4)とほとんど同じである｡ケミカルフォールアウトとして大気から降下し､牧草に付着

している Crはほとんどないと考えられる｡清掃工場からの距離との関連はみられず､清

掃工場に由来する有害元素降下物と考えられない｡

洗浄後の牧草中のSb濃度は､清掃工場に近いTIO～T13地点において､より遠いT14､

T16地点におけるSb濃度よりも大きな値を示

す傾向がある｡このことは､Sbが清掃工場に

由来する有害元素降下物であることを示唆し

ている｡また､洗浄前(表 3-4)と比較して､濃

度はほぼ半分以下となっているOこのことは､

Sbが大気を経由して牧草表面に付着している

ことを示しており､Sbが清掃工場に由来する

有害元素降下物であることを支持している｡
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表 3-5T村清掃工場近傍におけるCr､Sb､

Br､Znの洗浄済み牧草中濃度 (mg/kg)

Cr Sb Br Zn

TIO 1.95 0.07 3.19 27.2

Tll 2.00 0.03 2.12 19.2

Tl2 1.95 0.06 1.78 21.1

T14 2.06 N.D. 6.19 25.6

T16 1.03 0.03 8.00 19.7



洗浄後の牧草中のBrについては､全ての地点でBrが検出された｡濃度も洗浄前(表 3-4)

とほとんど同じである｡ケミカルフォールアウトとして大気から降下し､牧草に付着して

いる Brはほとんどないと考えられる｡清掃工場からはなれると濃度が増加する傾向があ

り､Brについては植物中濃度を指標にして清掃工場に由来する有害元素降下物と判断する

ことは難しいと考えられる｡

洗浄後の牧草中のZnについては､T12を除いて検出されたO濃度も洗浄前(表 3-4)とほ

とんど同じである｡ケミカルフォールアウトとして大気から降下し､牧草に付着している

Znはほとんどないと考えられる｡Znについても植物中濃度を指標にして清掃工場に由来

する有害元素降下物と判断することは難しいと考えられる｡

3.1.5 清掃工場近傍における大気中有害元素濃度

大気中有害元素濃度のうち､ゴミに特有の含有元素と考えられたSち,Cr,Br,Znの大

気中濃度を表3-6に示す｡ろ紙のバックグランド値を差し引いて評価した値である｡

大気中の Cr濃度は､清掃工場近傍の全ての地点で検出されなかった｡大気から検出さ

れないことからCrは､清掃工場に由来する有害元素降下物とは考えられない｡

大気中のSb濃度は､清掃工場近傍の全ての地点で検出された.清掃工場から1km離れ

たT6地点ではSbは検出されなかった｡清掃工場からの距離や標高と大気中Sb濃度には

特別な関係はみられないが､清掃工場に最も近い地点と標高の高い地点でより高い濃度を

示した｡これらのことは､Sbが清掃工場に由 表 3-6T村清掃工場近傍におけるCr､Sb､

来する有害元素降下物であることを支持して

いる｡

Br､Znの大気中濃度 (ng/m3)

Cr Sb Br Zn

大気中のBr濃度は､清掃工場近傍の全ての TIO N･D･ 8･09 14･4 316

地点で検出された｡清掃工場からの距離や標高 Tll N･D･ 2･51 3･28 N･D･

と大気中Br度には特別な関係はみられないが､T12 N･D･ 5･82 11･6 N･D･

清掃工場に最も近い地点で高い濃度を示した｡ T3a N･D･ 8･19 10･9 228

このことは､Brが清掃工場に由来する有害元
T6a N.D. N.D. 15.0 N.D.

素降下物である可能性を示唆しているが､清掃工場から1km離れたT6地点でもBrは同

程度の濃度で検出されており､Brが清掃工場に由来する有害元素降下物であるとは断定で

きない｡

大気中の Zn濃度は､不検出か､検出される場合には高濃度で検出された｡清掃工場か

らの距離や標高と大気中 Zn濃度には特定の関係はみられないが､清掃工場に最も近い地

点と標高の高い地点で非常に高い濃度を示した｡偶然に土粒子などの Znを高濃度に含む

粒子成分がろ紙に捕集された結果と考えられる｡このことは､Znが清掃工場に由来する有

害元素降下物である可能性を否定するものではないが､積極的に支持する結果でもない｡

以上のことからSbについては､土壌中濃度の水平分布､植物中濃度とその洗浄効果､さ

らに大気中濃度から､清掃工場に由来する有害元素降下物であると判断することが妥当で

ある｡
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3.2 有害元素の土壌中鉛直分布

3.1において表面土壌中の Sb､Cr､Zn､Br濃度の水平分布を検討することにより､清

掃工場近傍において環境中にSbが存在し､近傍ほどSb濃度が高まっていることが明らか

となった｡土壌中 Sb濃度の増加が地質由来でなく､大気由来であることを再確認するこ

とと､清掃工場近傍の牧草地土壌内における Sbの動態を把握することを目的として､土

壌中のSb､Cr､Br､Znの鉛直方向の分布を調査し､土壌表面における有害元素の蓄積状

況を検討した｡

3.2.1 土壌の採取と元素分析

有害元素の土壌中鉛直分布調査用の土壌採取地点は､有害元素濃度の水平分布(3章3.1)

の検討結果を参考にし､また清掃工場近傍の牧草地における平均的な有害物質の分布と動

態を把握するためにT13地点(水平距離約 168m)を選んだ｡T13地点は三角形状の牧草地

のほぼ中央である｡図3-1に水平方向の土壌中濃度測定地点とT13地点の位置関係を示す｡

鉛直方向の土壌採取には､図2-2に示す専用の採取器(内径 9cm､有効長さ30cm､ス

テンレス製)を使用した｡この土壌サンプラーを金槌で鉛直に打ち込み､土壌を深さ方向に

採取する｡土壌採取後のサンプラーは実験室に持ち帰り､深さ方向に土壌を分割採取して､

2.1.2で述べる前処理とポリエチレン袋-の溶封を行 う｡熱中性子放射化分析(2.1.3参照)

によって土壌中全量元素濃度を測定した｡

3.2.2 清掃工場近傍における土壌中有害元素濃度の鉛直分布

(1) Sbの鉛直分布

牧草地内であるT13地点の土壌中Sb鉛直分布を非汚染地域(C地点)と路肩であるT3地

点の土壌中Sb鉛直分布とともに図3-3に示す｡C地点では､全層においてSbの自然界値

0
5

∈10
O

15

仙

媒20

25

30
0.0 1.0 2.0

土壌中Sb濃度 mg/kg

図3-3 清掃工場近傍牧草地(1~13)の土壌中Sb濃度の鉛直分布
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(1mg戊g)を示している.濃度変動は小さ-くまた土壌表面-の蓄積もみられない｡

T13地点では､地表面下およそ20cmまで(採取した全層)においてSbは検出され､地表

面から深さ方向にSb濃度が減少しC地点の濃度 (自然界値)に漸近してゆく分布を示し

ている｡深さ5cmから表層-向かうほどSbの土壌中濃度が高くなっており､大気由来の

ケミカルフォールアウトとしてSbが蓄積していることを明確に示している｡図3-3の地表

面濃度は､この牧草地(TIO,Tll,T12)の分析値(表 3-3)の再現性の点からも問題のない数値

を示している｡また､地表面濃度はT3地点よりも大きな濃度を示している｡

T3地点でも､地表面から深さ方向にSb濃度が減少しC地点の濃度に漸近してゆく分布

を示している｡深さ12cmから表層-向かうほどSbの土壌中濃度が高くなっており､大

気由来のケミカルフォールアウトとして Sbが蓄積していることを明確に示している｡T3

地点の蓄積深さは､12cmであるのに対して､T13地点では5cm程度であるoT13地点は

牧草地であるため､年に3回程度の牧草の収穫を受けている｡これにより Sbが牧草地外

に持ち出されるために､T13地点では蓄積深さが T3地点よりも浅くなっていると考えら

れる｡

清掃工場近傍において､土地の利用形態に関わりなく､地表面における Sbの蓄積がみ

られることから､T村のように人口が 5万人程度の小さなまちであっても､その清掃工場

周辺では人口100万人を越える京都市 1)と同様に Sbの汚染が生じていることが再確認さ

れた｡地質学的な背景や社会経済的な背景とは無関係に､清掃工場はその近傍環境中のSb

濃度を高めていると考えられる｡

(2)Crの鉛直分布

0 20 40 60 80 100
土壌中Cr濃度 mg/kg

図3-4 清掃工場近傍牧草地(T13)の土壌中Cr濃度の鉛直分布
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牧草地内であるT13地点の土壌中Cr鉛直分布を非汚染地域(C地点)と路肩であるT3地

点の土壌中Cr鉛直分布とともに図3-4に示す｡C地点では､地表面付近で濃度変動が多少

あるものの土壌表面-の蓄積は明確でない｡平均するとCrの自然界値(50mg/kg)をほぼ示

している｡

T13地点では､地表面下およそ20cmまでにおいてCrは検出され､地表面から深さ10cm

で最大値を示している｡地表面濃度はC地点とほぼ等しいが､その他の濃度はC地点より

も大きな値を示している｡深さ10cmにみられるCrの大きな土壌中濃度値が､大気由来

のケミカルフォールアウトであることを示すかどうかは断定できない｡図 3-4の地表面濃

度は､この牧草地(TIO,Tll,T12)の分析値(表 3-3)よりもやや大きな数値を示している｡ま

た､T13地点の土壌中濃度の算術平均値は73.8.1mg他gであり､T3地点(68.1mg/kg)より

もやや大きな濃度を示している｡

T3地点では､鉛直分布に特別な傾向はみられず､土壌表面-の蓄積も明確でないことか

ら､清掃工場に起因する土壌表面汚染を支持する結果は得られなかった｡

清掃工場近傍において､土地の利用形態に関わりなく､地表面における Crの蓄積がみ

られないことから､清掃工場が近傍環境中のCr濃度を高めているとは考えられない｡

(3)Znの鉛直分布

牧草地内であるT13地点の土壌中Zn鉛直分布を非汚染地域(C地点)と路肩であるT3地

点の土壌中Zn鉛直分布とともに図315に示すoC地点では､濃度変動があるものの土壌表

面-の蓄積は明確でないo平均するとZnの自然界値(60mg他g)をほぼ示している.

T13地点では､地表面下およそ20cmまでにおいてZnは検出され､地表面から深さ8cm

で最大値を示している｡地表面濃度はC地点に近いが､その他の濃度はC地点よりも大き
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図3-5 清掃工場近傍牧草地(Tl3)の土壌中Zn濃度の鉛直分布
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な値を示している｡深さ8cmより下方のZn濃度は､T3地点とほぼ同程度であり､この

地域の地質質的な値である可能性が高い｡とすると､T13地点では､地表面ほどZn濃度

が低下していると考えられ､大気由来のケミカルフォールアウトはみられない｡T13地点

は牧草地であるため､年に3回程度の牧草の収穫を受けている｡これにより Znが牧草地

外に持ち出されるために､T13地点では蓄積どころか地表面付近の Zn濃度減少が生じて

いると考えられる｡図 3-5の地表面濃度は､この牧草地(TIO,Tll,T12)の分析値(表 3-3)よ

りも小さな数値を示しているOまた､T13地点の土壌中濃度の算術平均値は 150mgnigで

あり､T3地点(168mg/kg)よりもやや小さな値を示している｡

T3地点では､土壌表面-蓄積している傾向がみられ､T13地点と比較するとより明瞭で

ある｡このため､清掃工場に起因する土壌表面汚染が､農地でない土地では生じる可能性

を示唆している｡

清掃工場近傍においては､土地の利用形態によって地表面における Znの濃度分布が大

きく変化することがわかった｡清掃工場が近傍環境中の Zn濃度を高めているかどうかは

断定できなかった｡

(4)Brの鉛直分布

牧草地内であるT13地点の土壌中Br鉛直分布を非汚染地域(C地点)と路肩であるT3地

点の土壌中Zn鉛直分布とともに図3-5に示す｡C地点では､深さ5cm付近に明確な濃度

上昇ピークを示している｡平均値は 3地点で最も大きく､何らかの人為的な Brの付加を

考えざるを得ない｡

T13地点では､地表面下およそ 20cm までにおいて Brは検出され､ほぼ一定値(31.8

mg他g)を示している｡比較 ･対照とする3地点において､もっとも小さい濃度を各層ごと
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図3-6 清掃工場近傍牧草地(T13)の土壌中Br濃度の鉛直分布
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に示しているO深さ20cm付近のBr濃度は､T3地点とほぼ同程度であり､この地域の地

質質的なバックグランド値である可能性が高い｡とすると､T13地点では､大気由来のケ

ミカルフォールアウトはみられない｡T13地点は牧草地であるため､年に3回程度の牧草

の収穫を受けている｡これによりBrが牧草地外に持ち出されるために､T13地点では低

濃度の一定値 を示 していると考えられ る｡図 3-5の地表面濃度 は､この牧草地

(TIO,Tll,T12)の分析値(表 3-3)とほぼ同程度の数値を示している｡また､T13地点の土壌

中濃度の算術平均値は31.8mgnigであり､T3′地点(48.6mg/kg)よりもやや小さな値を示

している｡

T3地点では､深さ10cm付近で大きな値を示し､土壌表面-蓄積している傾向がみられ

る｡濃度ピークが地表面下にみられるのは､降下した Brが土壌中を移行した結果と考え

ると､T3地点では清掃工場に起因する土壌表面汚染が生じている可能性を否定できない｡

清掃工場近傍においては､土地の利用形態によって地表面における Brの濃度分布が大

きく変化することがわかった｡清掃工場が近傍環境中の Br濃度を高めているかどうかは

断定できなかった｡

表層土壌中における元素の蓄積状況からみて､Sbは清掃工場に由来する有害元素降下物

であると判断することが妥当である｡

3.3 有害元素降下物の同定とその特徴

3.1及び 3.2において土壌をはじめとする環境試料中のSb､Cr､Zn､Br濃度の分布を検

討することにより､清掃工場に由来する疑いのある有害元素の環境中分布を把握 した｡こ

1000 2000
清掃工場からの距離 (∩)

3000 4000

図3-7 T村清掃工場からの距離と土壌中Sb濃度
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J

こでは､第 2章及びこれまでの調査結果を併せて再検討することで､各元素の環境中分布

の特徴を集約するとともに清掃工場に由来する有害元素を同定する｡

3.3.1Sbの特徴

清掃工場から表面土壌採取地点までの水平直線距離を計算し､清掃工場からの水平直線

距離と第2章､第 3章 3.1,3.2で得た土壌中Sb濃度を図3-7に示す｡2.3で検討した鉛直

分布の地表面濃度をT3V､非汚染地点としたC地点の地表面濃度をCとして､データに加

えている｡図中の水平線は､自然界値である｡これによると清掃工場近傍から水平距離で

およそ500mまでは､急激に土壌中Sb濃度が減少する傾向が見られる｡逆に300m以内

では土壌中Sb濃度が高いといえる｡清掃工場から2-2.5km離れた2地点を除くと調査

地点のSb濃度はほぼ自然界値(1mg搬g)を示している｡土壌中Sbの最高濃度は､自然界

値の2.5倍程度の値であり､極端な高濃度というわけではないが､地表面Sb濃度は､清掃

工場から離れると減少することから､清掃工場が近傍の表面土壌を Sbで汚染しているこ

とを強く支持している｡

また､Sbについては､植物中濃度(表 3-4)

も清掃工場から離れると減少すること､洗浄

することでSb濃度が減少し､清掃工場から離

れると牧草中Sb濃度が減少すること(表3-5)､

さらに清掃工場近傍の大気中から Sbが検出

されること(表 3-6)から､Sbは清掃工場に由来

する有害元素降下物であると判断される｡

また､本研究の端緒となった京都市の土

0
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6
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0
)仙
昧

壌調査結果 1)を図 3-8に示す｡京都市は人口

100万人を超え､調査対象の清掃工場の廃棄 100

物処理能力は最大で 1200t/日にも及ぶ大規

模工場である｡アスファル トにより大気から

0 1 2 3 4

土壌中Sb濃度(mg/kg)

の地表面-の物質沈着を遮断されたR地点の鉛 図3-8 京都市清掃工場近傍における

直分布は､C地点と同様に Sb濃度はおよそ 1 土壌中Sb濃度の鉛直分布 1)

mg/kgを示している｡大気からの地表面-の物

質沈着のあるY地点の鉛直分布は､Sbの地表面-の蓄積を明確に示している｡今回の調

査結果(図 3-3)と比較すると地表面濃度はT村よりやや大きい程度である｡しかしながら､

蓄積深さは20cmを超えており､今回調査した地域よりも数倍深い位置まで汚染が進行し

ており強い汚染が生じていることを示している｡

上記のことから､清掃工場周辺においてSbによる地表面蓄積が､都市(人口)の規模に関

わりなく共通して観測され､廃棄物の清掃工場からSbは放出され､その周辺環境にSb汚

染を生じさせていることが明らかとなった｡

3.3.2 Crの特徴

清掃工場からの水平直線距離と第2章､第3章 3.1,3.2で得た土壌中Cr濃度を図3-9に

示す｡2.3で検討した鉛直分布の地表面濃度をT3V､非汚染地点とした C地点の地表面濃
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図3-9 T村清掃工場からの距離と土壌中Cr濃度

度をCとして､データに加えている｡図中の水平線は､自然界値である｡これによると清

掃工場近傍から水平距離でおよそ 1000mまでの地域において､表面土壌中Cr濃度が自然

界値を越える場合があることがわかる｡ただし､清掃工場に近づくほど Cr濃度が高くな

るという傾向はみられない｡清掃工場にから1km離れた地点では､Cr濃度はほぼ自然界

値(50mg/kg)を示している｡濃度の高い地点には､牧草地も多く土壌中Crの最高濃度は､

自然界値の 2倍程度の値を示している｡地表面 Cr濃度は､営農状況とも関連があると考

えられ､清掃工場が近傍の表面土壌をCrで汚染しているとは断定できない｡

また､Crについては､植物中濃度(表 3-4)も清掃工場とは関連がないこと､洗浄によって

牧草中 Cr濃度が変化しないこと(表 3-5)､さらに清掃工場近傍の大気中からCrが検出さ

れないこと(表 3･6)から､清掃工場に由来する有害元素降下物ではないと判断される｡

3.3.3Br,Znの特徴

本研究の端緒となった京都市の調査結果 l) のうちY地点のBr､Zn濃度を図 3-10に示

す｡京都市は人口100万人を超え､調査対象の清掃工場の廃棄物処理能力は最大で 1200t/

日にも及ぶ大規模工場である｡大気からの地表面-の物質沈着のあるY地点のBr､Znの

鉛直分布は､Sbの分布と同様に地表面-の蓄積を明確に示している｡清掃工場に由来する

有害元素として､Br､Znが考えられた｡

清掃工場からの水平直線距離と第 2章､第 3章 3.1,3.2で得た土壌中Br濃度を図 3-ll

に示す｡2.3で検討した鉛直分布の地表面濃度をT3V､非汚染地点とした C地点の地表面

濃度をCとして､データに加えている｡図中の水平線は､自然界値である｡これによると

調査した全ての地点において､表面土壌中Br濃度が自然界値(10mg/kg)を越えている｡低

/ヽ
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い値でも 30mg/kg程度であ 0
り､地質学的な含有量そのも

のが異なると考えられる｡ま 20

た､清掃工場に近づくほどBr
(

濃度が高くなるという傾向は [40
く)

みられない｡清掃工場から 1 )

km 離れた地点では､Br濃度

は40mgrkgを示している｡濃 醜

度の高い地点には､牧草地も

多く土壌中Brの最高濃度は､

70mgnigを示している｡地表

面Br濃度は､営農状況や T9

地点で高濃度を示すように交

仙 60

0 3 6 9 12

濃度比(第4層濃度で基準化)

通量とも関連があると考えら

れ､清掃工場が近傍の表面土壌をBr図3-10 京都市清掃工場 Y地点の土壌中 Sb,Br,Zn
で汚染しているとは断定できない｡今 濃度の鉛直分布1)

回の調査結果では､Brについ て(図 3-6)土壌中の鉛直分布からも清掃工場近傍において明

確な地表面-の蓄積を確認することは出来なかった｡

また､Brについては､植物中濃度(表 3-4)も清掃工場とは関連がみられないこと､洗浄に

よって牧草中Br濃度が変化しないこと(表 3-5)､さらに清掃工場近傍の大気中からBrは

0 1000 2000
清掃工場からの距離 (∩)

3000 4000

図3-ll T村清掃工場からの距離と土壌中Br濃度
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1000 2000
清掃工場からの距離 (∩)

3000 4000

図3-12 T村清掃工場からの距離と土壌中Zn濃度

検出されるものの､非汚染地点と同等であること(表 3-6)から､清掃工場に由来する有害元

素降下物であると断定できなかった｡

清掃工場からの水平直線距離と第 2章､第 3章 3.1,3.2で得た土壌中Zn濃度を図 3-12

に示す｡2.3で検討した鉛直分布の地表面濃度をT3V､非汚染地点とした C地点の地表面

濃度をCとして､データに加えている｡図中の水平線は､自然界値である｡これによると

調査したほとんどの地点において､表面土壌中Zn濃度が自然界値(60mg/kg)を越えている｡

低い値が60mg/kg程度であり､地質学的な含有量そのものが異なると考えられる｡また､

清掃工場に近づくほどZn濃度が高くなるという傾向はみられない｡清掃工場にから1km

離れた地点において､Zn濃度は 100mg/kgを越える大きな値を示している｡地表面Zn濃

度は､Tl､T9地点で高濃度を示すように交通量とも関連があると考えられるが､清掃工

場が近傍の表面土壌をZnで汚染しているとは断定できない｡今回の調査結果では､Znに

ついて(図 3-5)土壌中の鉛直分布からも清掃工場近傍において明確な地表面-の蓄積を土

地利用形態に無関係に確認することは出来なかった｡

また､Znについては､植物中濃度(表 3-4)も清掃工場とは関連がみられないこと､洗浄

によって牧草中 Zn濃度が変化しないこと(表 3-5)､さらに清掃工場近傍の大気中からZn

は検出されるものの､不検出地点もあること(表 3-6)から､清掃工場に由来する有害元素降

下物であると断定できなかった｡

3.3.4Uの特徴

3.1及び 3.2において土壌をはじめとする環境試料中の Sb､Cr､Zn､Br濃度の分布を

検討することにより､清掃工場に由来する疑いのある有害元素の環境中分布を把握した｡
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図3-13 T村清掃工場からの距離と土壌中∪濃度

特に3.2では土壌中濃度の鉛直分布に注目して､有害元素の蓄積状況を検討した｡

本研究では､ゴミに由来する有害元素を検討対象としているが､それ以外にも明確な土

壌表面-の蓄積を示した元素としてウラン(U)が見つかった｡土壌中 U濃度の鉛直分布を

図 3-13に示す｡2.3で検討した土壌中鉛直分布をT3､清掃工場に対する非汚染地点とした

C地点の土壌中鉛直分布を C､3.2で検討した牧草地内の土壌中鉛直分布をT13として示

している｡路肩であり人為的撹乱受けていないと考えられるT3地点では､土壌中U濃度

の変動はほとんどなく､深さ方向に濃度はほぼ一定(平均濃度 1.00mg/kg)であり､自然界

値(2mg/kd2)とほぼ等しい値を示している｡C地点でも､土壌中U濃度の変動は小さく深

さ方向に濃度はほぼ一定(平均濃度 1.71mg/kg)であり､自然界値(2mg/kg)とほぼ等しい値

を示しているoT13地点では､土壌中 U濃度の土壌表面で非常に大きく､深さ5cm程度

まで明確なUの蓄積を示している｡Uは核燃料物質であり､一般の廃棄物の成分とは無関

係であり､近傍にある清掃工場はこのUの蓄積に対して無関係であると考えられる｡T13

地点は牧草地であり､肥料の施用を受けていると考えるのが合理的である｡特に東北地方

は黒ボク土に覆われており､黒ボク土はリン酸吸収係数が大きく多量のリン酸肥料が施用

されがちである.一般的にリン肥料には､Uが濃縮されやすいことが知られており､リン

酸肥料中のU濃度として､40-70mgnigが痕告 3)されている｡ T13地点における地表面の

Uの蓄積は､リン肥料の散布によって形成されたと考えられる｡T13地点の算術平均濃度

は2.93mg/kgであった｡T13地点のある牧草地の牧草や大気からは､Uは検出されず､U

による環境汚染を懸念する必要性は小さいと考えられる｡また､栽培される牧草種は異な

るものの､同様の牧草地であるC地点ではUの蓄積がみられないことから､肥料の種類や

施肥量､施肥方法について､農家-の聞き取り調査を行い､地表面 U濃度との関連を検討
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する必要もある｡

3.4 まとめ

T村清掃工場について清掃工場近傍における土壌をはじめとする環境試料中のSb､Cr､

zn､Br濃度の分布を調査した｡その結果､清掃工場近傍において環境中に Sbが存在し､

近傍(300m程度の範囲内)ほどSb濃度が高まっていることが再確認された｡清掃工場に近

づくほどSbは高濃度になること､地表面にSbが蓄積していること､植物中Sb濃度も清

掃工場から離れると減少すること､洗浄することで Sb濃度が減少し､清掃工場から離れ

ると牧草中Sb濃度が減少すること､さらに清掃工場近傍の大気中からSbが検出されるこ

とから､Sbは清掃工場に由来する有害元素降下物であると判断された｡Sbの表面土壌-

の蓄積が大都市ばかりでなく､小都市でも共通して観測され､社会の規模に関わりないこ

とがわかった｡このことは､溶融炉方式の清掃工場や中都市の清掃工場周辺調査 4)でも確

認されている｡

ここでは､清掃工場近傍の土壌中 Sb濃度の水平 ･鉛直分布を再調査しただけでなく､

植物中Sb濃度や大気中Sb濃度を初めて把握しており､貴重な野外調査データを提供して

いる｡

Crについては清掃工場に由来する有害元素降下物であることを支持する調査結果は､土

壌､植物､大気中の Cr濃度からは得られなかった｡Brについても清掃工場に由来する有

害元素降下物であることを明確に支持する調査結果は､土壌､植物､大気中の Br濃度か

らは得られなかった｡Znについても清掃工場に由来する有害元素降下物であることを明確

に支持する調査結果は､土壌､植物､大気中のZn濃度からは得られなかった｡

BrとZnについては､環境試料中濃度が高い値を示す場合があり､今後とも清掃工場の

影響を調査する必要がある｡
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第4章 Sbに関わるリスク評価手法の基礎的検討

第 2章､第 3章の検討により､清掃工場に起因するダイオキシン類以外の有害元素によ

る周辺環境汚染のなかで､ケミカルフォールアウトとして環境を汚染している清掃工場由

来の有害元素としてアンチモン(Sb)が同定された｡ここでは､Sbに注目して人間-の影響

に関する基礎的な検討を行 う｡本研究において調査対象とした地域は､酪農地域の中に清

掃工場が立地しており､食品(農産物)には乳幼児や子供-影響を考える上で重要になる牛

乳を考えることができる｡本研究では大気一土壌一牧草-牛乳という曝露経路に関わるSb

の定量結果から､人間-の Sbの曝露実態を把握することを予定していた｡第 3章では､

清掃工場近傍の牧草地を所有する農家の協力を得て､牧草地内の大気一土壌一牧草の試料

を採取することは可能であったが､当該牧草地の牧草を給餌される乳牛から搾乳される牛

乳を分析試料として提供 していただくことは不可能であった｡

ここでは当該地域における主要農生産物である牛乳及び乳製品の摂取に伴 う人間に関す

る Sbのリスク評価を行 うことを前提として､大気一土壌一牧草という曝露経路に関する

Sbの動態について基礎的な検討を行 う｡そのなかで牛乳摂取に関わる人間-のSb摂取の

最も基礎的な知見として必要とされる Sbの牧草-の経根吸収特性を把握するためのポッ

ト実験を行った｡また､清掃工場から放出される Sbの人間-のリスクを評価するための

数学モデルの構築に必要な知見の収集を行った｡

4.1 Sbの利用と人体-の影響

同族元素であるヒ素(As)と比較して､Sbは研究の蓄積が少ない｡それはAsに比べて環

境汚染問題あるいは人間-の健康影響として顕在化 した事例が少ないこと､微量分析法と

して確立した方法がないこと､環境中での動態が非常に複雑であること等に起因している

と考えられる｡Sbによる土壌汚染の実態調査そのものが多くない現在､Sb汚染土壌の修

復や悪影響の低減化に関する研究 1)や Sbの健康 リスクに関する研究 2,3)は非常に少ない｡

これまでに Sbが主要な汚染物質であるような環境汚染が問題になった例は少なく､国

内における最も有名な事例 4)は､1960年代後半～1970年代における滋賀県 S郡 M 町の

Sb製錬工場(H金属工業)から排出された Sbによる周辺環境の汚染問題である｡この問題

を受けて､滋賀県では独 自に公害防止条例により Sbに対する規制基準を設定している｡

この製錬工場は 1981年 2月末に倒産 し､以後は跡地に金属 Sbから三酸化アンチモンの精

製のみを行 う会社(T産業)が設立され現在に至っている｡

1999年までの水道水質基準 ･水質環境基準では､Sbは 1993年に要監視項 目という区分

ながら指針値 2日′g/Lという最も厳しい基準が設けられていた.環境基準の健康項目である

As 及び Seの基準値は 10トIg/Lである｡環境基準のなかで指針値が削除されたのは､｢毒性

について定量的評価を確立するには十分な試験結果がない状況で指針値を示すことは､不

確定な毒性評価を元に環境中の存在状況について適切とはいえない評価を誘導する可能性

がある｣という理由からである｡水道水質基準では､Sbは現在も要監視項目という区分な

がら指針値 2帽/Lという最も厳 しい基準が設けられている｡Sbは年間2万 トンが輸入 5)
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されてお り､使用量の多さと基準値の厳しさの両面から､環境中での動態や人間-の悪影

響を解明することが急務な元素である｡

4.1.1 Sbの工業的利用

Sbは､原子番号 51､原子量 121.75､質量数 121(存在比 57.36%)と質量数 123(存在比

42.75%)の2種類の安定同位体と112から130におよぶ 20種類以上の放射性同位体が知

られている 6)0 Sb鉱物は 50余種知られているが､資源として最も主要な鉱物は輝安鉱

(sb2S3)で､この鉱物は古代から医療､化粧用に用いられる.地殻中存在度は0.2ppm(クラ

ーク数 62位)で､地穀中に存在するSbは主に鉱脈中に濃縮されて兄いだされるので採掘は

比較的容易に行われる.非汚染土壌中での濃度､すなわち自然界値は 1mgnig(2.2.1参照)

である｡通常の金属 Sbは菱面体構造で､金属密度 p=6.69×103kg/m3､融点 630.7℃､沸

点 1617℃､電気導電率 2.6×106S/m(0℃)､熱伝導率 24.3W/m/Kである6)O自然界では主

に金属､酸化物､硫化物として存在する｡典型的な両性元素で半金属元素であるが同族の

Asより金属性が大きい｡第一イオン化ポテンシャル8.64eV､電子親和力 1.05eV､電気

陰性度 1.9で､イオン化傾向はPb､Cuの中間にあり､電気化学的系列においてはPb､Bi

より陰性で､As､P､Se､Teなどより陽性である7)｡

Sb化合物においてSbは､3+､5+､3･の状態で存在する｡見かけ上 4価のSbを含むよう

な化合物も多数知られているが､多くの場合 3価と5価の Sbを同時に含むものと考えら

れている｡酸化アンチモンは 3価､5価共に両性で､酸とも塩基とも塩をつくる｡酸化物

の酸性は 5価の方が強く､塩基性は 3価の場合の方が強い｡酸との塩は水溶液中で容易に

加水分解して塩基性塩または酸化物の水和物を沈殿する｡酸化 Sb(Ⅴ)は特に塩基性が弱い

のでSb(Ⅴ)の化合物は錯イオンとしてのみ水溶液中に存在する｡Sbは比較的陰性の金属で

あるから非金属元素との結合はかなりの共有結合性を有する｡フッ化物､塩化物のような

陰性の著しい元素との化合物では 5価が安定であるが､臭化物､ヨウ化物､水素化物のよ

うに陰性の弱い元素との化合物では 5価のものは不安定で知られていない｡アルカリ溶液

中では5価の化合物が安定で亜アンチモン酸塩は強い還元剤として働く8)｡

Sbは､Sb鉱石､Sb地金､三酸化アンチモンとして､年間約 2万 トン生産または輸入さ

れている5)｡精鉱を含む Sb鉱の輸入は6836t(1994年度)である5)｡Sb資源のほとんどが

中国に賦存しており､日本の輸入も 80%以上が中国の鉱山からのものである｡Sbの用途

の90%以上は三酸化アンチモンの形態で使用され､難燃助剤 ､触媒､塗料､顔料､ガラス

の清澄剤等に用いられている｡特に難燃助剤としての需要が多く(1万 7千 t､1993)9)､

OA機器､家電製品､自動車等に使われるプラスチック､壁紙､繊維(カーテン､械観､マ

ット)等の難燃加工を施した製品に用いられている｡三酸化アンチモンはポリエステルの重

合触媒として利用され､染色､原料加工工程で排水中に溶出するほか､ポリエステル繊維

製品中にも含まれている10)｡純 Sbは近年メッキ素材として注目されている｡Sbメッキは

磨耗に対する耐力､柔らかさで非常に優れた特性を持っ 8)｡また合金としてはSn-Sb､Pb-Sb､

Pb-Sn-Sb系の形でベアリング､電極､活字合金に用いられ､硫化物はゴム､酸化物は陶器､

ガラスに用いられている｡光電子倍増管では､SbCs合金や SbNaK合金が用いられている

17)｡最近半導体材料としての高純度 Sbの用途も増加 しており､酒石酸アンチモンカリウム
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(吐酒石)は昔から住血吸虫症､リーシュマニア症の治療薬として用いられる11)など､広

く利用されてきた元素である｡

4.1.2 Sbの人体-の影響

ヒト成人体内の全Sb量は7-9mgで､その25%は骨に､25%は血中に存在する｡今

のところ動植物の必須元素ではないとされている 11)｡ヒトの1日平均摂取量は0.15mg以

下とされ､尿中排推量は1日0.07mg､汗中排推量は1日0.01mg程度である11)｡酒石酸

塩などの水溶性塩は消化管より徐々に吸収され､量により刺激による堰吐や粘膜壊死を起

こす 11)｡ハロゲン化物は加水分解されて酸化物となり､ほとんど吸収されないが刺激性は

強い｡静脈注射では一部赤血球に取り込まれ､残 りは肝臓､副腎､牌臓､甲状腺などに分

布する11)｡3価のものは血祭より尿中に排推される割合が大きい 11)｡吸入した場合､吸収

率は高く､尿中に排推される 11)｡可溶性のSb塩の毒性は強く､3価のものは 5価のもの

より10倍も毒性が強い 11)｡スチビン(SbH3)はSb化合物中最も毒性が強い 11)｡また､金

属Sb自体の毒性も強い｡ll)

Sbは古くから用いられてきた元素で､人間に対する毒性については多数の報告があるが､

それらは事故､あるいは自殺目的の服用､医薬品 (住血吸虫症やリーシュマニア症の治療

秦)として使用した場合の副作用､製錬工場等Sbを直接吸う労働者に発生した中毒症状､

あるいは食品 ･食器のSb汚染によって発生した中毒症状についてのものであり､Sb濃度

が高められた環境中で生活する住民の健康リスクについて触れたもの2,3)は数少ない｡

Sb化合物中､最も毒性が強いガス体のスチビン(SbH3)は､閉鎖空間で蓄電池を充電して

いるときなどに発生して中毒を起こす｡症状は､堰吐､溶血､血尿､背中の痛み､腹痛､

頭痛､タンパク尿､腎臓障害などで死亡することも多い｡住血吸虫症やリシュクーマニア

症の治療のために､酒石酸アンチモンカリウム塩を静脈に注射することがあるが､注射さ

れた患者は心臓に対する副作用により急死したり､肝臓障害が生じることがある｡金属自

体も毒性が強く､経口中毒では､激しい噛吐､粘膜壊死､下痢､体温低下などがあり､呼

吸数低下が続く｡慢性経口中毒ではタンパク尿､黄症､心臓障害､肝臓障害､腎臓障害が

見られる｡非経口摂取では､呼吸困難､気道-の刺激､眼球-の刺敦 (痛み､発赤､結膜

衣)､発熱､体重低下､脱毛､心筋障害､牌腫､肺炎､腎炎､皮膚湿疹､粘膜の炎症および

過敏症､膿胞性湿疹などの皮膚障害､赤血球増加､白血球減少などが見られ､死因は心筋

障害によることが多い｡Sb化合物の慢性吸入では､皮膚炎､角膜炎､鼻中隔潰癌も見られ

る11)｡本研究の調査結果(第 2,3章)やその他の報告 20,42,43)からみて､Sbは微量ながらも既

に広域を汚染していると考えられる｡このような状況において､Sbの一般人に対する健康

影響を検討する場合は､長期微量摂取を想定すべきである｡

スチビンがSIDS(SuddenInfantDeathSyndrome:乳児急死症候群)の原因であると

いう報告 12,13)も多いが､その可能性についての研究では現在では確証は困難であると結論

づけている14)0

三酸化アンチモンの発ガン性については､国際ガン研究機関(IARC)はグループ 2B(ヒト

に対して発ガン性があるかもしれない)､EU はカテゴリー3(発ガン影響を及ぼす可能性が

あるためヒトに対して懸念されるが利用できる情報が十分な評価を行 うためには適切では
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ない物質)､日本産業衛生学会では第 2群 B(ヒトに対しておそらく発ガン性があると考え

られる物質のうち､その証拠が比較的十分でない物質)､産業衛生専門家会議(ACGIH)では

製造工程のみA2(ヒトに対して発ガン性が疑われる物質)に分類されている｡

京都大学災害研究グループ 4)は､1970-80年代にかけて､滋賀県のSb製錬工場周辺に

おいて､製錬工場周辺住民の間で多発 した健康障害､特に皮膚発疹(ポロ)についての原因

調査を行い､三酸化アンチモンによるアレルギー性接触皮膚炎､Sbと同時に発生するほか

の重金属類によるアレルギー､亜硫酸ガス等と′の複合的要因など､いくつかの考えうる原

因を提示した｡また､詳細な文献調査を行い､Sbが原因で引き起こされるヒトの障害とし

て､皮膚発疹､気管支炎､胃潰癌などの粘膜-の障害､心電図異常､肺塵症､疲労感､シ

ョック症状などが挙げられること､また症状のあらわれ方はSb化合物の種類､存在形態､

摂取方法等によりかなりの違いがあること､を指摘した｡

Ainsworth等 15,16)は､英国のSb製錬工場周辺において土壌中Sbの分布や､Sbの動植

物-の移行 ･蓄積に関する調査を行い､汚染土壌中の Sbの大半は排出されてから無反応

の酸化物として存在すること､植物中の Sbはその大部分が大気からの沈着によるもので

あること､汚染サイ トの晴乳動物の肝臓､肺､腎臓中に高濃度の Sbが認められたが､食

物連鎖によってSbはあまり濃縮されないことを指摘した｡

4.2 Sbの曝露経路､排壮経路

一般の生活環境中における Sb-の曝露経路としては､経口曝露､経気道(吸入)曝露､

接触(経皮)曝露がある｡一般の生活環境中におけるSbの使用形態をみる限り､脂溶性の強

い有機態 sbは単体として使用されていないので､Sb-の曝露経路は､経口曝露と経気道(級

入)曝露が支配的であると考えられる｡本研究で注目している清掃工場から放出されるSb

は､酸化物形態や塩化物形態として環境中に放出されると考えられるが､その原子価は不

明である｡清掃工場の集塵機で捕集されるSbは､33-74%であるという報告 18)があり､26

-67%が環境中-放出されている恐れがある｡

sbによる環境汚染原因として,周辺環境に重篤な汚染を招くものに重金属鉱山､Sb製錬

所､蓄電池工場がある19)｡汚染源は不明ながらも､都市については道路脇粉塵20)を挙げる

ことができる｡道路脇粉塵は､経口曝露と経気道曝露に寄与するので､健康リスク評価上

重要な汚染形態である｡幼児に対しては,Sbで汚染された土壌の摂取や玩具からの曝露に

も留意する必要がある｡乳幼児については､プラスチック製の玩具が多いことを考えると

接触曝露を検討してみることも必要かもしれない｡

一般の生活中における人体からのSbの排壮経路としては､糞排浬､尿排推､汗､毛髪､

皮膚の脱落､爪､呼気､その他の腺分泌がある｡排壮物の量として重要なのは､糞､尿､

汗と考えられる｡体内で､水素化物のスチビンが生成することは考えにくいことから､呼

気は対象外と考えられる｡Sbがヒ素と同属であり､体内での挙動がヒ素と類似であるとす

ると毛髪､皮膚の脱落による排壮経路は検討の余地がある｡

4.2.1 人体内中のSb

Sbによる人の健康影響を考えるに当たって必要となるのが､人体の内外におけるSb濃
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表4-1 毛髪中のSb濃度 (mg/kg)
項目 男 女 性別無 し 出典文献

測定値 1.5 4.3

測定値

中央値 0.039 0.035

算術平均 0.058 0.049

幾何平均 0.041 0.036

平均:90年代

平均:80年代

平均:80年代

平均:80年代 0.0076

平均:80年代

平均:80年代

平均

平均:70年代 0.17

平均:70年代

0.0087

0.26

0′-1.36
川

畑

畑

地

地

頭

紬

地

頭

始

姐

娘

心

心

度である｡Sbに関する健康 リスクについての研究が少ない原因の一つに基礎 となる日本人

における体内中の Sb濃度の報告値が少ないことが挙げられる｡ここでは､人体内外試料

中のSb濃度の知見の収集を試みる｡

(1) 毛髪中Sb濃度

体内に摂取された物質は､一般的に尿､糞､汗､呼気等により体外に排壮されるが､重

金属の場合､毛髪によって体外に排出される経路が重要である｡イタイイタイ病や水俣病

に関連 して､毛髪中のCdや Hgがモニタリングされたことはよく知られている｡

表 411に一般人と考えられる毛髪中のSb濃度を示すO毛髪中の Sb濃度は非常にばらつ

いた値を示している｡1970年代のデータ 4)は､Sb精錬工場の汚染調査をした人物のもの

であり､一般人としては不的確と考えると､一般人における毛髪中の Sb濃度は､0.01-

0.1mg/kgと考えられる｡錬工場周辺住民の毛髪中Sb濃度は､総じて一般人よりも高く3)､

毛髪によって人体内組織の Sb濃度モニタリングが可能である｡

(2) 爪中Sb濃度

表 4-2に一般人と考えられる毛髪中の

Sb濃度を示す｡爪中のSb濃度は報告例

表4-2 爪中のSb濃度 (mg/kg)
項目 性別無し 出典文献

平均:90年代 N.D.

そのものが非常少ない｡精錬工場周辺住 平均:80年代 0.0515

民の爪中 Sb濃度は､一般人との明らか 平均:80年代 0.0321

な差はみられなかった 3)｡同一人物中で 平均:80年代 o･0188
平均:80年代 0.0636

も経時変化は大きいこと 24)が知 られて

)

)

)

)
)

3

4

4

4
4

2

2

2

2

2

おり､人体内組織の Sb濃度モニタリングに爪を用いることは難 しいと考えられる｡一般

人における爪中の Sb濃度も､0.01-0.1mg/kgと考えられる｡

(3) 尿中Sb濃度

表 4-3に一般人と考えられる尿中のSb濃度を示す｡日本人の尿中のSb濃度も報告例そ

のものが非常少ない｡精錬工場周辺住民の尿中 Sb濃度は､子供を除いて一般人よりも高
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く3)､尿によって人体内組織のSb濃度モ

ニタリングが可能である｡毛髪中Sb濃度

と尿中 Sb濃度は比較的高い相関(相関係

数0.72)を示した3,23)0

表 4-3 尿中のSb濃度 (ug/L)
項 目 性別無し 出典文献

平均:90年代 0.095. 3､23)

平均:90年代 0.113. 3､23)
(4) 血液中Sb濃度

血液中の正常値として0.03から0.18FLg/dLを下回るという報告 11)がある0日本人の血

液中のSb濃度であるかは不明である.また 19-70年代の血液中Sb濃度を表 4-4bに示す｡

血液は人体内の代謝活動の中心であり､Sbの体内動態を解明するにはぜひとも必要な情報

である｡PBPKモデル(4.4.2)では､人体臓器を血流で結んでおり､モデルの検証のために

も血液中 Sb濃度は必要不可欠な情報である｡ラットにおいてアンチモンは赤血球との結

合が強く､それによって血液中のアンチモン濃度が高いと報告 27)されているようである｡

毛髪や尿と異なりヒトの血液は医療関係者でなければ入手が困難な試料であり､今後早い

段階でデータが収集され､公開されることを待ちたい｡

(5) 臓器中Sb濃度

日本人の臓器中における Sb濃度の報告例も少ない｡ごく最近の一般人と考えられる臓

器中のSb濃度報告例 28,29)を表4-4aに示す｡文献 28,29)は別々に報告されているが､試料の

記述及び算術平均値や数値幅が等しく同じ試料のデータと判断した｡試料は死後経過時間

が短く(死後 18時間以内もしくは冷凍保存)､生前重金属による曝露を受けず､かつ病院等

で重金属を含む薬剤の投与を受けていないと判断された男性(6歳から82歳､滋賀県が中

心)57例 28,29)である｡これによるとSb濃度値は非正規分布を示す 28)0

表4-4aでは､肺中Sb濃度が他臓器に比べ高く､曝露経路として吸入経路が重要である

ことを示唆している｡肺以外では腎臓､肝臓で平均値が高く､健康リスクの評価のための

決定臓器には腎臓､肝臓を考慮すべきである｡このデータには喫煙習慣の有無は区別され

ていない｡タバコは､0.1mg他g乾燥重量のSbを含有し､そのうちの20%が喫煙によっ

て吸入摂取される37)｡また､各臓器中の Sb濃度は､臓器の部位中濃度であり臓器全体を

代表できる値であるかどうかについても議論の余地がある｡

表 4-4aのデータは滋賀県を中心とするデータであるが､Sbに関しては日本において数

少ないSb精錬工場が滋賀県に存在することを忘れてはならない｡

1970年代の一般的な日本人と考えられる臓器中の Sb濃度報告値 36)を表 4-4bに示す｡

表4-4aと同様に､肺中Sb濃度が他臓器に比べ高く､曝露経路として吸入経路が重要であ

ることを示唆しているが､肺中Sb濃度は半分ほどである｡表4-4aと表4-4bには20年ほ

表4-4a 臓器中のSb濃度 29) (pg/kg)
臓器 試料数 範囲 中央値 算術平均 幾何平均 備考

脳 42 5-124 27.5
心臓 40 3-121 19
腎臓 42 2-181 27
肝臓 46 3-188 26
肺 52 1-1030 105
筋肉 46 2-26 18

27.5 27.5 55.130)
16 10
69 42
52 33
255 152
18 17

37



表4-4b 臓器中のSb濃度 36)(pg/kg)
臓器 試料数 中央値 平均 標準偏差 備考

脂

心臓

腎臓

肝臓

節

血液

25

30

10

5｡

棚

∫

15

23

11

22

7

2

3

3

2

6

3

4

2

6

1

8

1

6

6

2

3

4

2

5

2

どの差があると考えられ､その間における大気環境中の Sb濃度の上昇を示唆している可

能性がある｡

4.2.2 吸入摂取

Sbのヒト-の曝露経路のうち経気道による吸入摂取を考えるに当たって必要となるの

が､環境大気におけるSb濃度である｡Sbに関する健康リスクについての研究が進展しな

い原因の一つに基礎となる日本における環境大気中の Sb濃度の報告値が少ないことが挙

げられる｡データのひとつに都市における道路脇粉塵 20)があり､経口曝露と経気道曝露に

寄与するが､Sb濃度は大気中濃度でなく粉塵中濃度で整理されており､健康 リスク評価に

利用できない｡

日本産業衛生学会は､勧告値の範囲内であればほとんどすべての労働者に健康上の悪い

影響がみられないと判断される暫定基準値として､大気中濃度 0.1mg/m3を勧告 31)してい

るoまた､滋賀県は､Sb精錬工場の敷地境界における排出基準値を5.0Llg/m3として 3)お

り､これは一般大気中の上限値と考えることもできる｡

日本では一般環境において組織だって大気中Sb濃度が計測 ･調査されたことはない.本

研究では､第 3章において清掃工場近傍及び汚染のない地区の大気中 Sb濃度の調査を行

った｡これと比較対照とするためにⅠ県M市(人口およそ28万人の中規模の都市)にある住

宅開発地(M 地区)､Ⅰ大学の構内(U地区)と周辺に居住する学生の下宿(T地区)において大

気試料を捕集 L Sb濃度の分析を行った｡使用 した機材及び捕集方法とその後の処理は

3.1.1､3.1.2と同じであり､Sbの分析は熱中性子分析法(2.1.3参照).によって行った｡試料

採取地点と大気捕集条件を表 4-5に示す｡その結果を表 4-6に示す｡また､表 4-6には一

般的な環境における大気中 Sb濃度の文献値 33)とその値として適用可能かもしれない Sb

精錬工場周辺の大気中Sb濃度の最低値 23,32)を併記した｡

表4-6によると明確な汚染源のない居住空間における大気中Sb濃度は､不検出～7ng/m3

表4-5 M市における大気捕集条件

試 料採集地点 痩 集時間 (h)積算流量 (L)
Ml:M地区A

M2:M地区B
M3:U地区R

M4:U地区A
M5:U地区B
M6:T地区

8 2403
8 2400

6 1887

8 2 403

8 2 393

8 2439
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と考えられる｡表 3-6によれば､清掃工

場近傍の大気中 Sb濃度は､不検出～8

ng/m3であることから､T村清掃工場近

傍は市街地に比べ大気中 Sb濃度が高い

とはいえないことがわかる｡また明確な

汚染源のない居住空間においても大気中

にはSbが存在し､その濃度は､高くても

10(or20)ng/m3と考えられるO表 4-4a

に示すように肺中Sb濃度が高いことは､

大気からの Sb曝露が無視し得ないこと､

表4-6M市におけるSbの大気中濃度 (ng/m3)

sb 備考

MI

M2

M3

M4

M5

M6

T6a

最小値

最小値

明確な汚染源のない大気中にも Sbが含 平均値
まれていることを支持している｡

N.D. 住宅地大規模小売店前

2.71 住宅地大規模小売店前

1.33 建物屋上

0.17 地上

6.64 地上

1.97 学生アパート2F

N.D, T村､表3-6

20 文献 23)

N.D. 文献 32)

38 文献 33)

一般的な大人の一日の呼吸量は20m3と考えられており､明確な汚染源が無く道路近傍

でもない環境に居住する住民の経気道による摂取量は0.2(oro.4)pg/day程度と見積もられ

る｡吸入摂取量を0.76Llg/day2)､1pg/day3)としている例もある｡

4.2.3 経 口摂取

Sbの人-の曝露経路のうち食事と水分補給による経口摂取を考えるに当たって必要と

なるのが､食品中におけるSb濃度と飲料水中におけるSb濃度である｡Sbに関する健康

リスクについての研究が進展しない原因の-つに､基礎となる日本における食品と水道水

中における Sb濃度の報告値が少ないことが挙げられる｡データのひとつとして諸外国の

数値を元に経口摂取量を15pg/day2,3)とした例がある｡

(1) 農作物中Sb濃度

Sb製錬工場周辺における農作物中の Sb濃度の調査によれば､可食部中の Sb濃度は､

葉菜､果菜､豆類､根菜の順に濃度が高いと報告 3,23)されている｡春菊について洗浄を行

った結果､洗浄後のSb濃度は2分の1以下になった 3,23)としている｡本研究で対象とする

清掃工場周辺においても､Sbの主要な汚染経路はSb精錬工場周辺と同様に大気と考えら

れており､第 3章で牧草について洗浄を行った結果､洗浄後の Sb濃度は2分の1以下に

なることを把握している(3.1.4参照)｡農作

物の可食部中のSb濃度は､葉菜､果菜､

豆類､根菜の順に濃度が高いことを想定し

た方が良さそうである｡また､インゲン豆

では鞘よりも可食部の濃度が高く､部位別

の濃縮特性に相異があることや経根吸収

の重要性を示唆する結果 3,23)も得られてい

る｡

本研究では大気一土壌一牧草一牛乳と

いう曝露経路に関わるSbの定量結果から､

人間-のSbの曝露実態を把握することを

表4-7非汚染地域の牛乳中の元素濃度

食品成分表34)
Y牧場 (mg/kg) (mgnig)

sb

Br
Ca

Cr

鮎

cs

K

Na

乱



当初の目的としていた｡第 3章では､清掃工場近傍の牧草地を所有する農家の協力を得て､

牧草地内の大気一土壌一牧草の試料を採取し､Sb濃度分布を把握することができた｡しか

しながら､当該牧草地の牧草を給餌される乳牛から搾乳される牛乳を分析試料として提供

していただくことはかなわず､牛乳中のSb濃度を把握するには至らなかった｡一方､T村

清掃工場の影響のない地点と判断されたT6地点とC地点の牧草地を所有する酪農家(Y牧

場)からは､当該牧草地の牧草を給餌される乳牛から搾乳される牛乳(ホルスタイン種)を分

析試料として提供していただくことができた｡牛乳試料は､牛乳をホットプレー ト上で蒸

発乾固し､その一部分を熱中性子放射化分析(2.1.3参照)により元素濃度を同定･定量した｡

牛乳を灰化しなかったのは､Sbが揮発しやすい金属と考えられたからである｡その結果を

表 4-7に示す｡

これによるとY牧場の牛乳の栄養成分は､食品分析表 34)の値とほぼ同等であることが分

かる｡また､本研究で注目するSbは検出されず､Y牧場はT村清掃工場の影響のない地

域であることが牛乳中濃度からも支持された｡

Sbの経口摂取量の評価には､農産物或いは食品中のSb濃度の情報は不可欠であり､今

後早い段階でデータが収集され､公開されることを待ちたい｡

(2) 飲料水中のSb濃度

日本では一般環境において組織だって飲料水中Sb濃度が計測されたことはない｡過去に

著者が明確な Sb汚染のない地区の飲料水中 Sb濃度を測定した結果を表 4-8に示す｡Sb

の分析は､ICP-MS(Agilent:HP-4500)によって分析を行った｡

表 4-8によると明確な汚染源がなく地 表4-8非汚染地域飲用水中のSb濃度 (pg凡)

下水由来の飲用水における水中Sb濃度は､ sb 備考

0.04帽/L程度と考えられる｡公営の水道

事業による飲料水の場合は､1桁上の0.4

描/L程度と考えられる｡どちらも水道水

質基準の要監視項目であるSbの指針値(2

1

2

1

2

H

H

0

0

0.04 地下水

0.10 水道水

0.01 地下水+浄水処理

0.33 水道水

描/L)を大きく下回っている｡一般的な大人の一日の飲水量は2Lと考えられており､明確

な汚染源が無い環境に居住する住民の飲料水による摂取量は大きくても 0.8〃g程度と見

積もられる｡Sbの経口摂取量を15〃g/day2,3)として考えると飲料水がSbの経口摂取量に

及ぼす寄与はかなり小さいと考えられる｡

近年は水道水源の汚染により､水道水の噂好性が悪化し､水道水は生活水としてのみ利

用し､飲用には PETボ トルに詰められたボ トル水を利用する傾向が強まっている｡PET

ボ トルは Sbの使用先の一つであり､PETず トル材料中の Sb含有量と溶出量は､飲料水

経由の健康リスク評価の観点からも重要な項目である｡表 4-9にPETボ トル材料中のSb

含有量と溶出濃度を示す 35)｡

表 419によれば､かなり多量のSbがPET材料中に含まれていることが分かや｡溶出基

準は､データが取られた当時(1980年)の基準値 0.05ppmはクリアしているが､現在の水道

水質基準の要監視項目であるSbの指針値(2mg凡)を越えている可能性がある｡ボ トル水の

需要は今後も増加することが予想されることから､ボ トル水中-の Sb溶出量を正確に再
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表4-9PET材料中のSb濃度と溶出試験結果 35)

No. Sb Ge Sbppm

1 311 - フイルム 0.01以下
2 281 -

3 222 - シー ト 0.01以下
4 180 -

2 271 -

2軸延伸

フィルム

2軸配向

評価 し､Sb経口摂取量の評価に生かしてゆく必要がある｡

4.3 牧草による土壌中 Sbの吸収に関するポット試験

本研究で対象とする清掃工場周辺においても､Sbの主要な汚染経路はSb製錬工場周辺

と同様に大気 と考えられてお り､第 3章で路地栽培牧草について洗浄を行った結果､洗浄

後のSb濃度は2分の1以下になることを把握 している(3.1.4参照)｡従って､牧草中の Sb

濃度は､大気から沈着した Sbによるものが主成分であることを想定することが可能であ

る｡

しかしながら､大気経由による牧草の汚染だけではなく､Sbが大気から土壌に降下沈着

して土壌が汚染され､清掃工場近傍の土壌表面濃度が､バックグランド濃度よりも高濃度

になること(図 3-3)､牧草試料を水洗いした後のサンプルからも Sbが検出されること(表

3-5)より､その土壌からの経根吸収による牧草のSb汚染も無視することは出来ない｡同様

の汚染形態である Sb製錬工場周辺において､インゲン豆では鞘よりも可食部の濃度が高

く､部位別の Sb濃縮特性に相違や経根吸収の重要性を示唆する結果 3,23)も得られているこ

とから､植物によるSbの経根吸収特性を把握する必要がある｡

本研究では､酪農地域内に立地する清掃工場を想定しているため､植物にはT村清掃工

場直近の牧草地で栽培されているリー ドキヤナ リーグラスを選定した0

4.3.1 実験方法

大気や降水による Sbの影響がない環境中において､土壌にのみ Sbを与え､土壌中 Sb

濃度の相異が植物中Sb濃度にどのような影響を及ぼすかを把握するために､Sbの土壌中

濃度や土壌-の混合付与状態を変化させて牧草をポット栽培 した｡

(1) 使用 した土壌､牧草､Sb化合物

第 2,3章の結果からT6地点の土壌は､T村清掃工場由来の Sbによる影響を受けていな

い自然界値に近い土壌であることから､供試土壌は T6地点であるY牧場の法面のものを

使用した｡T6地点の表面土壌は火山灰土を含む黒ボク土であり､供試土壌は黒ぼく土に下

層の芯土が混合 した状態にある｡供試土壌はよくほぐし､根や石を取 り除き､2mmふるい

にかけた細土を室内で自然乾燥させた｡この風乾土壌の含水比は 17%である｡

牧草は清掃工場直近の牧草地で栽培されていたリー ドキャナ リーグラス(イネ科)に注 目

した｡ リー ドキヤナ リーグラスは北陸や東北､それに九州など各地で栽培がふえている多
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年生の寒地型牧草である｡和名はクサヨシで､湿地で生育がよく丈夫な地下茎によって増

殖する｡気候や土壌などに対する適応性が大きく､耐雪性や耐暑性にも優れている｡出穂

期の草高は 1.5-2m と高く､茎葉は粗剛であるが､旺盛な成育のため5-10年の連続利用

が可能で､永続性が特徴的である｡供試土壌を採取したT6地点(Y牧場)でもリー ドキヤナ

リーグラスが栽培されており､ここでは T村清掃工場の影響を無視できることから､Sb

非汚染株の採取に適している｡スコップで牧草の苗を株の状態で採取し､余分な土を取り

払い1株ずつに分け使用した｡

Sb化合物の中で現在最も多く工業材料として用いられている三酸化アンチモン(Sb203)

を土壌に負荷するSbに使用した｡土壌中Sb濃度が土壌 500gに対して 1-1000mg/kgに

なるように加えるSb203(分子量 291.6)の重量を計算し秤量した｡Sb汚染土壌は､秤量し

たSb203と土 500gをポリ袋にいれ､均一になるように十分に撹拝して調整した｡

(2) 牧草ポットの作成

ポットは､全部で7個用意した(A～G)｡

ポットA～Eは､Sb汚染土壌としてSb203を均一に混合調整した土壌を使用した｡6号

ポットを用意し､ポットの底の穴から土が漏れないようにティッシュペーパーを敷いた｡

そして下部に Sbを混合していない供試土壌(非汚染土壌)500gを入れる｡その上に牧草の

株を置く｡

ポットB～Eでは株とポット壁の隙間部分にSb汚染土壌 500gを入れる｡水の浸透によ

り土壌上部の Sbがどのように下部の土壌に影響を及ぼすのかを把握可能になる｡図 4-1

に牧草を植栽後のポットの構成図を示す｡株を植え終えた後に500mLの水道水を与える｡

ポットA,F,Gでは､下部にSb非汚染土壌 500gを入れ､その上に牧草の株を置き､株

とポット壁の隙間部分に再度非汚染土壌 500gを入れた｡図4-2に牧草を植裁後のポット

の構成図を示す｡株を植え終えた後に500mLの水道水を与えるO

ポットAは､人為的なSbの付与を行わず､本実験のブランク(コントロール)とした｡ポ

ットを作成しておよそ2週間後に､Fの土壌表面にSb203を600mg､Gの土壌表面に溶
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融炉方式清掃工場の飛灰 7.1g(Sb濃度

7190mg/kg)を散布 した｡

牧草ポ ッ トは実験室内の窓際で室温

条件において栽培 した｡水道水は1日お

きに200mL(ll.2mm)を各ポットに同

量与えた｡給水量が多いと思われたため､

1月経過後は 100mL(5.6mm)の給水量

とした｡

実験は秋に終了し､実験期間中に与え

た水の総量は 1ポットあたり 8000mL

であり､ポットの断面積で割ると､453

表 4-10ポット実験の条件

土壌 500gに添 上部土壌中
sb濃度 Sb付与法

(mg瓜g)
1

10 混 合

50 混合

100 混合

1000 混合

1000 表面散布

102 表面散布

加 したSb203
(mg)

A 0
B 6

C 30

D 60

E 600

F 600

G 飛灰 7.1g

mmである｡実験期間中におけるY牧場の降水量は実測されてお り､558mmであった｡

ポット名､設定した土壌中の Sb濃度､土壌 500gに付加 した Sb203質量､Sb203の土

壌-の与え方をまとめて表 4-10に示す｡Aは土壌中Sb濃度を 1mg/kgつまり自然界値を

想定し､Sb203を添加 しなかった｡Bは土壌中Sb濃度 10mg/kg､つまり清掃工場近隣を

想定した｡Cは土壌中Sb濃度 50mg/kgを想定した｡Dは土壌中Sb濃度 100mg/kg､つ

まりSb精錬工場近隣を想定した.Eは土壌中Sb濃度 1000mg/kgを想定した｡Fは表層

にEと同量のSb203を土壌表面に散布 した｡Gは清掃工場の焼却灰をDと同じSb濃度に

相当するように土壌表面に散布 した｡

4.3.2 試料採取方法

(1) 牧草試料

牧草の刈 り取 りは 6月 3日､7月 31日､9月 30日の計 3回行った｡Y牧場でもほぼ同

時期に牧草の刈 り取 りが行われた｡牧草の根元から約 10cmを残 し牧草上部をはさみで切

り採取した｡1回目に採取した牧草は 80℃で 3日間炉乾燥 した｡2回目､3回目に採取し

た牧草は､100℃で 24時間炉乾燥させた｡

乾燥 させた牧草試料は葉 と茎に分け､

後の袋詰めのために､葉はよくもみほぐ

し､茎は硬質であるため､はさみで小さ

く切断した｡以後の処理は 3.1.2の植物

試料と同様である｡牧草試料のポット名､

採取回毎の含水比を表 4-11に示す｡炉

乾燥 させた後に葉 と茎を分けたので葉

と茎の含水比は未測定であり､含水比は

牧草全体の値である｡牧草には肥料を-

表 4-11 牧草試料の含水比 (%)
1回目 2回目 3回目

A

B

C

D

E

F

G

371

288

320

328

334

288

331

83.8 109

73.4 75.3

69.1 114

40.1 95.2

162 60.9

223 90.4

229 100

切与えなかったので､採取回数を増すごとに生育状況が悪くなった｡

(2) 土壌試料

AとEの土壌は Sbと土を混ぜ合わせた直後のものの一部も採取した｡3回目の牧草の

刈 り取 りを終えた2日後の 10月 2日にポットの土を採取した｡市販の直径 5cm高さ5cm
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の土壌サンプラーを縦に3個積み重ね､ビ

ニルテープでしっかりと固定し､高さ15cm

の専用のサンプラーを作り使用した｡

ポットに残っている牧草をすべて切 り取

り土の表面の牧草を取 り除いた後に､サン

プラーをポットの底までハンマーで打ち込

み土壌を採取した｡土壌は深さ10cm程度

だったため､サンプラー2個分を上部､下部

として 2層を採取した｡採取した土壌は上

表 4-12土壌試料の含水比 (%)

実験前 実験後上部 実験後下部

A

B

C

D

E

F

G

17.0

17.0

27.2 31.3

27.0 27.4

24.1 26.1

24.9 26.9

24.2 25.8

27.6 31.6

30.1 32.5

部と下部が混ざらないように分け､それぞれを 100℃で 24時間炉乾燥させた｡以後の処理

は2.1.1の土壌試料と同様である｡土壌試料の試料名､含水比を表 4-12に示す｡上部より

下部のほうが､やや大きな値を示した｡

4.3.3 牧草中Sb濃度 と吸収特性

採取した牧草中のSb濃度を熱中性子熱放射化分析法(第2章2.1.3参照)により測定した｡

表 4-13に牧草中 Sb濃度を乾燥牧草中 Sb濃度として示す｡しかし､1回目に採取した牧

草試料は､熱中性子照射試料の作成(ポリ袋中-の溶封)の際にSbによる汚染生じさせたと

考えられた(フラックスモニタの Co試料からもSbが検出された)ため､結果の信頼性が低

くここでは示さない｡2,3回目に採取した牧草試料は､作業台を十分に清掃したのち､新品

の電子天秤 とシーラーを用いて､熱中性子照射試料の作成(ポリ袋中-の溶封)を行った｡

ここでは､2,3回目に採取した牧草中のSb濃度のみを示す｡

牧草の菓からは測定した全ての試料でSbが検出されることから､Sbが牧草に経根吸収

されることがわかる｡T村清掃工場近傍の牧草中Sb濃度の最大値は 150pg瓜g(表 3-4)で

あり､経根吸収のみによってもこの程度までは､牧草中濃度が上昇しうることを示してい

る｡ 表4-13牧草中の Sb濃度 (pg化g)

2回目に収穫した牧草中の Sb濃度は､全てのポ

ットで集中Sb濃度が茎中Sb濃度を上回っている｡

部位 2回目 3回目

A
リー ドキャナリーグラスにおいて Sbは､茎よりも

葉において蓄積されやすいことが分かった｡このこ B

とは3回目に収穫した牧草中Sb濃度からも支持さ

れる｡ C

想定土壌中Sb濃度が 100mg他g以下であるA-

Dのポットよりも想定土壌中Sb濃度が100Qmgnig D

であるE～Fのポットのほうが､牧草中 Sb濃度が

高く､土壌中 Sb濃度の増加は牧草中 Sb濃度の上 E

昇を招くことが分かる｡ただし､想定土壌中Sb濃

度が100mg/kg以下であるA-Dのポットでは､土 F

壌中 Sb濃度の増加に伴 う牧草中 Sbの上昇は明確

ではない｡
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葉 90 317

茎 58

葉 39 261

茎 49

葉 80 274

茎 23

葉 77

茎 N.D.

葉 449

茎 190

葉 573

茎 172

菓 143

茎 N.D.

l
307

88

444

261

547

120

413

-



想定土壌中Sb濃度が 100mgnig以下であるA-Dのポットでは､牧草の収穫回数が増

えると菓中Sbが数倍上昇することがわかる｡牧草の収穫回数の増加は､根がSbに曝露し

ている期間が長くなることとほぼ等しく､経根吸収の場合 Sb曝露期間が長くなるほど植

物中Sb濃度が高くなる可能性がある｡経根吸収は､1年草植物よりも多年草植物で重要と

なるSb吸収機構であると考えられるO想定土壌中Sb濃度が 1000mg/kgであるE～Fの

ポットの場合､牧草の収穫回数が増えても菓中 Sb濃度はほとんど変わらないことがわか

る｡土壌中Sb濃度が極端に高い場合には､牧草の収穫を重ねても牧草中Sb濃度に変化が

ないことが予想されることから､牧草が吸収できるSbの量には上限がある可能性がある｡

4.3.4 土壌-の Sb負荷方法が牧草中Sb濃度-及ぼす影響

表 4-14に牧草中Sb濃度を土壌-の負荷方法と対比させて示す｡想定した土壌中Sb濃

度は､D,Gの場合 100mg/kgであり､E,F 表4-14 Sb負荷方法ごとの牧草中sb濃度

の場合 1000mg/kgである｡

D,Gでは､表面散布 した方が均一混合し

た場合よりも牧草葉中 Sb濃度は大きくな

った｡Sbが土壌に均一に分散 しているよ

りも地表面にのみ存在 し､水に溶解 した

Sb成分のみが土壌中を浸透移動している

状況の方が Sbは吸収されやすいようであ

る｡T村清掃工場近傍の牧草地(T13)では､

極表層のみに Sbが蓄積しており､実際の

根圏から離れているが､Sbの経根吸収に

(LLg化g)
ポットと負荷条件 部位 2回目 3回目

D 均一混合

G 表面散布

E 均一混合

F 表面散布

葉 77 307

茎 N.D. 88

葉 143 413

茎 N.D.

葉 449

茎 190

葉 573

茎 172

4

1

7

0

4

/LU
4

2

4

2

5

1

この蓄積層が影響し得ることを表 4-14は示唆している｡また､Gには清掃工場の飛灰を散

布しており､Sbの存在形態が Sb203とは異なる形態の Sb化合物が含まれていることが､

牧草中Sb濃度を増加させる要因である可能性もある｡

E,Fでも､牧草葉中Sb濃度は､表面散布 した方が均一混合した場合よりも大きくなった｡

散布 した Sbの存在形態は双方ともSb203であることから､Sb化合物は土壌に均一に分散

しているよりも地表面にのみ存在 し､水に溶解した Sb成分のみが土壌中に存在する方が

吸収されやすいことを支持している｡しかし､牧草茎中 Sb濃度は､表面散布した方が均

一混合した場合よりも小さくなっている｡E,Fのように想定した土壌中 Sb濃度が 1000

mg/kgとい う高濃度の場合には､牧草が吸

収できるSb濃度には上限がある可能性もあ

り､今後も検討を継続する必要がある｡

4.3.5 土壌中Sb濃度と土壌中の挙動

3回目の牧草収穫後にポットの土壌を採

取した｡ポット上部 5cm､下部 5cmの土壌

中 Sb濃度を熱中性子放射化分析法(第 2章

2.1.2､2.1.3参照)により測定した｡その結

果を表 4-15に示す｡

表4-15土壌中sb濃度 (mg耽g)
実験前 ポット上部 ポット下部

A 1.32 0.88

B 10.7

C 64.7

D 142 20.2

E 210 1000 174

F 975 38.1

G 77.8



Eでは土壌中 Sb濃度を 1000mgnigとなるよう調整したが､実験前の測定では､210

mg収gであったO実験後は想定通りの濃度を示したが､大量の土壌に微量のSb203を添加

して均質な模擬汚染土壌を調整することの困難さを示している｡Cでは土壌中 Sb濃度を

50mg/kgとなるよう調整したが､実測ではやや大きめの値であった｡D,Gでは土壌中Sb

濃度を100mg倣gとなるよう調整したが､実測の結果Dはやや大きめの値､Gはやや小さ

めの値であった｡模擬汚染土壌の調整は不適切ではなかったが､より適切な Sb汚染土壌

の調整方法も今後は再検討する必要がある｡

ポット下部のSb濃度は､測定した 3つのポット全てでSbは検出されており､Sbがポ

ット上部から下部-水の供給により浸透することが分かる｡ポット下部と上部の比をとる

と､Eは上部の 14%､Dは 17%､Fは4%を示した｡EとDでは数値が大きく､上部の

Sb汚染土壌を下部土壌に混入させてサンプリングした可能性も考えられる｡Sb濃度鉛直

分布のより正確な評価には､2段以上の詳細な土壌層の分割が必要である｡

同量のSb203を与え散布方法を変えたEとFを比較すると､Fの方がポット下部の濃度

が小さいOこれはEのSbが土壌上部約 5cmに均一混合されているのに対し､Fは表面の

みに散布されているので､下部までの移動距離が長いことが一因であると考えられる｡

Fのように地表面にSb203を散布させた場合には､上部 5cmにほとんどのSbが留まっ

ていた｡T村清掃工場近傍土壌のSb濃度鉛直分布(図3-3)では､土壌表層約 5cmにおいて

特にSb濃度が高くなっており､Fの鉛直分布と同様の傾向を示している｡図3-3は地表面

-のSb負荷を強く支持している｡

この地区の年間平均降水量が 1250mm程度であるのに対し､本研究で浸透させた模擬

降雨は435mmであった｡実際には冬期積雪があること､降水量の一部しか土壌に浸透し

ないこと､ポット実験では水の流れは鉛直方向しかないが､野外現場土壌では水平方向の

流れや再分配があること､さらには土壌の Sb吸着特性､土壌構造等を考慮して､今後は

経根吸収特性を検討する必要がある｡

4.4 体内Sb濃度評価モデル

有害物質のヒト-の健康影響を考える場合重要になるのが､ヒトが有害物質に曝露する

量或いは頻度､有害物質の体内における分布や挙動､ヒトの健康-の悪影響(毒性)の種類

と程度等である｡例えば鉛(pb)では古くから中毒症状が知られており､鉛曝露量と血液中

鉛濃度との関係に注目した疫学調査により､身体的症状と血液中鉛濃度との関係が明らか

にされている｡そのため鉛では,公衆の構成員(一般人)の健康 リスク評価基準として､血

圧上昇や聴力低下のような機能障害発現の閤値として示されている30pg/dLを､超過して

はならない上限値 38,39)として考えることができる｡Sbのように､毒性(障害)について定量

的評価を確立するには十分な試験結果や研究成果がない場合には､疫学的な調査を得たざ

るを得ない状況にある｡しかしながら､Sbの使用量の増加や廃棄物の焼却に伴うSbの環

境-の放出とその増加が容易に予測できる以上､環境中の Sbのヒト-の曝露量の評価と

人体内の挙動について知見を集積し､検討を試みるための準備をしておく必要がある｡

数学モデルを用いた環境中の有害物質のヒト-の曝露量の評価と人体内の挙動の評価は､
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放射線防護の分野を中心に広く応用されてお り､職業人及び一般的人の健康 リスクを評価

するために非常に有効で適切な方法であることが知 られている｡環境中における Sbのヒ

ト-の曝露量や人体内における挙動について､数学モデルを用いて評価を行 うことは､Sb

についての数少ない環境データや人体データを有効に適切に利用するためには不可欠な方

法である｡ここでは､Sbについて､一般的な環境に居住する人-の健康 リスクを評価する

ための基本的な数学モデルの構想を練るとともに､今後の課題の集約を試みる｡

数学モデルでは､Sbの環境-の放出から人体に至るまでの経路をモデル化(数式で表現す

る)することが可能であり､大きく分けて

① sbの大気中-の放出と地表面-の降下及び環境構成要素-の移行と蓄積

② 農 ･畜 ･水産物-の移行と蓄積

③ 輸入等の食料 ･飼料作物の流通による人為的輸送や滞留

④ 人体-の移行と体内での代謝 ･蓄積

等を個々にサブモデルとして構築することができる｡Sbのように環境モニタリングデータ

や基礎的な知見に乏しい有害物質について､ヒトに関する何らかのリスク評価を行 うため

には､人体-の移行と体内での代謝 ･蓄積に関してモデル化をまず行い､他のサブモデル

を連結追加 してゆく手法が合理的で効率的であると考えられる｡

4.4.1 体内動態モデル

有害物質とくに放射性核種の人体内の代謝 ･蓄積のモデル化 40)は､放射線防護を目的に

精力的に行われている｡このモデルでは､人体の臓器や組織をコンパー トメン トで表現し､

コンパー トメント間の物質の移行を生物学的クリアランス速度を用いた一次反応式群とし
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て表している｡Sbについては､ICRPの重金属体内代謝モデル40)をより実際の体内におけ

る排壮形態に近い形で表現できるように改良したモデルが提案 2･3)されている｡

このモデルの構成を図4-1に示す｡このモデルでは､Sbのヒト-の健康リスクを評価す

る決定臓器を心臓と肝臓に設定している｡堀内 2)はこのモデルを体内代謝モデルと呼んで

いるが､ここでは次節の生理学的薬物動態モデル(PBPK モデル)を体内代謝モデルと位置

づけるため､体内動態モデルと呼ぶことにする｡このモデルの計算に必要なパラメタは､

消化管と呼吸器系にICRP40)のパラメタを適用しつつ､表 4-4bの臓器中濃度に適合するよ

うにフィッティングにより求めている2)｡鉛蓄電池工場の作業環境における大気中Sb濃度

と作業者の尿中Sb濃度の報告値 41)とその大気中濃度を入力した計算結果を比較するとと

により､モデルは検証されている 2)｡このモデルは一般人の肺中濃度をやや小さめに評価

するものの､製錬工場周辺住民の肺中濃度が肺ガン等の健康影響を発現しうる濃度まで高

められることを指摘した 2)0 Sbの健康リスク評価には､吸入摂取量と肺中濃度が非常に重

要な評価指標となると考えられる｡

以上のことと4.2の検討結果を踏まえ､体内動態モデルの改良の余地を探ると､Sbのヒ

ト-の健康リスクを評価する決定臓器には､肺､心臓､肝臓､腎臓を設定すべきである｡

また､排壮経路として､糞､尿に加え､毛髪と皮膚の脱落を検討してみる必要がある｡

4.4.2 体内代謝モデル(PBPEモデル)

前節(4.4.1)でみたように､Sbに曝露される経路 ･頻度 ･量などの曝露評価について､体

内動態モデルを用いて行 うことが可能である｡Sbにおける､体内での用量と特定の健康障

害についての発現確率の関係､つまり ｢用量反応関

係｣がわかれば､健康障害の発現確率を推定するこ 静脈血

とが可能である｡しかしながら､Sbについては､人

間に関する疫学調査のデータが不足しており､また

Sbの化学形態が体内での代謝や蓄積などの動態に影

響を及ぼすため用量反応関係の評価を非常に困難な

ものにしているO

このような状況では､動物実験を用いた毒性試験

結果をヒトにおける安全性評価(健康 リスク評価)に

利用することになる｡動物で得られた用量反応関係

を人間に適用する場合には､｢種間における外挿｣と

｢用量間における外挿｣は避けて通れない問題であ

り､この点の処理手法の選択に大きな不確実性が存

在すると言われている｡

4.4.1でとり挙げた Sbの体内動態モデルは､原理

的には動物にも人間にも適用可能であり､動物実験

結果を人間に応用することを可能にする評価手法の

一つであるが､主要な計算パラメタであるコンパー

トメントのクリアランス速度定数や分布容積､コン
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パー トメントの生理学的意義が暖昧であるという弱点がある｡

この弱点を補えるモデル評価手法に､生理学的薬物動態モデル (PBPK モデル :

Physiologically-basedPharmacokineticModel)がある｡このモデルは､

① ヒト及び動物のコンパー トメントとして､各臓器の重量と血流量を用いるため､生

理学的な状況に即して構成されたモデルである｡

② 速度定数として､実際の物理化学的な情報(組織一血液間の分配率)や生化学的情報

(血祭や組織との結合性､代謝､排壮速度)をパ

ラメタとして組み込むことができる｡ 静脈血

という利点がある｡動物種の生体や検討対象とする

有害物質に固有の情報をモデルに組み込めるため､

同一のモデルを用いて､パラメタ値を対象動物に入

れ替えるだけで､異種の動物の体内動態を予測でき

ることになる｡ここでは､体内動態モデル(図 4-1)に

対比して､このモデルを体内代謝モデルと呼ぶこと

にする｡

体内代謝モデルは､動物実験データからヒトにお

ける体内代謝を予測する有効な手段であり､動物種

間の外挿に内在する不確実性を低減する 1つの手段

として利用できる｡

Sbについて､体内代謝モデルを用いて検討した例

は見あたらないが､鉛について構成された体内代謝

モデルの構成を図 4･2に示す 38,39)｡鉛ではヒトの血

液中濃度と健康障害の間について用量反応関係が疫

学的に明らかにされており､このモデルにおける決

肺

定器官は臓器ではなく血液である38,39)｡Sbについて 図4-3Sbの体内代謝モデル

も日本人に対して十分な血液中 Sb濃度データと健康障害のデータが蓄積されれば､鉛と

同様の検討は容易である｡

図4-2を参考にSbのヒト-の健康リスクを評価する体内代謝モデルの構成を試みた｡決

定臓器には､肺､心臓､肝臓､腎臓を設定する必要がある｡また､排湛経路として､糞(KELI)､

尿(KEKI)に加え､毛髪や皮膚の脱落を考慮するための経路(KEsL)を遅い潅流組織に組み込

んだ｡Sbについての体内代謝モデルの構成を図4-3に示す｡4.2の検討によって､モデル

計算に必要な入力値をある程度収集しており､今後は計算シミュレーションを実施して計

算精度を高めるための問題点の抽出とモデルの改良を行 う必要がある0

4.5 まとめ

第 4章では清掃工場周辺の酪農地域において有害元素降下物と同定されたアンチモン

(sb)について､ヒト-の健康 リスク評価をするための基礎的な知見の集約を行った｡調査

地域における主要農生産物である牛乳及び乳製品の摂取に伴 う Sbのリスク評価に役立つ
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ことを前提として､大気一土壌一牧草という環境媒体移行に関するSbの動態および Sbに

曝露後の人体中における Sbの代謝挙動についてこれまでの知見の収集と基礎的な検討を

行った｡

(1) 生活衆卓におけるSbの分布 と人間-の曝露

Sbの利用について調査した結果､年間2万 トンが輸入 5)されておりその大部分が難燃剤

としての利用であることから､難燃加工された廃棄物の焼却によって､Sbが環境中に放出

される環境汚染機構が考えられた｡このことは､本研究で実施 した清掃工場周辺の酪農地

域における環境調査(第 2,3章)でも支持されている｡

Sbに対する行政の対応では､水道水質基準において､Sbは現在も要監視項 目という区

分ながら指針値 2帽仇 という最も厳しい基準を設けている｡Sbは微量ながらも既に広域

を汚染していると考えられ､一般人に対する健康影響では長期微量摂取を想定すべきであ

る｡このような曝露形態にほぼ等しい慢性経口中毒では､心臓障害､肝臓障害､腎臓障害

がみられるようである｡このことは､臓器中 Sb濃度の報告値(表 4-4a,b)において､肝臓､

腎臓中の数値が大きいことからも支持される｡

人体の主要臓器中において Sb濃度が最も高かったのは肺中濃度であり､報告値(表

4-4a,b)における濃度差は､日本における大気環境中の Sb濃度の上昇(約 20年間)を示唆す

るものである｡また､明確な汚染源が無くても高い大気中 Sb濃度に寄与するものに道路

脇粉塵 20)がある｡人口30万人程度の中規模の都市における市街地や住宅地において大気

中 Sb濃度を調査した結果､清掃工場近傍の大気中 Sb濃度(表 3-6)と同程度の値を示すこ

と(表 4-6)があることから､明確な汚染源のない大気中にもSbが含まれており､一般人は

大気からの Sb曝露を無視 し得ないことを明らかにした｡一般的な大人の一 目の呼吸量は

20m3と考えられており､明確な汚染源が無く道路近傍でもない居住環境に住むヒトの経

気道によるSb摂取量は､0.2-0.4帽/day程度と評価できる｡

Sbの経口摂取量を評価するに当たって､清掃工場からの影響のないと考えられる地域で

生産される牛乳を測定したところ､Sbは不検出であった｡Sbの経口摂取量の評価には､

農産物或いは食品中のSb濃度の情報は不可欠であり､今後早い段階でデータが収集され､

公開されることの必要性を指摘 した｡飲料水について明確な Sb汚染のない地区の飲料水

中Sb濃度を測定し､その結果(表 418)から一般人の飲料水によるSb摂取量は､0.8LLg/day

と評価 した｡

Sbは使用量の多さと利用の広汎さ､基準値の厳 しさ､環境中における挙動と人体-の影

響に関する知見の乏しさの面から､環境中での動態や人間-の健康影響を解明することが

急務な元素である｡

(2) 牧草の Sb吸収特性

牛乳摂取に関わる人間-の Sb摂取の最も基礎的な知見として必要とされる Sbの牧草

(リー ドキャナリーグラス)-の経根吸収特性を把握するためのポット実験を行った｡

牧草の葉からは全ての試料で Sbが検出されることから､Sbが牧草に経根吸収されるこ

とがわかった｡また葉中 Sb濃度が茎中 Sb濃度を上回り､Sbは茎よりも葉に濃縮される

ことがわかったO土壌中Sb濃度が 100mg瓜gまでは､土壌中濃度と牧草中濃度に明確な
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関係はみられないが､これより土壌中濃度が高くなると明確な牧草中濃度の増加を示した｡

土壌中Sb濃度が 1000mg/kgである場合､牧草の収穫を重ねても牧草中Sb濃度に変化が

ほとんどみられないことから､牧草が吸収できる Sbの量には上限がある可能性が示され

た｡清掃工場近傍の牧草地では､大気を経路とする Sbの牧草-の直接沈着と土壌に沈着

したSbの経根吸収によるSbの吸収経路の2つを牧草の汚染機構として考慮する必要があ

る｡

sbを土壌に均一に混合するよりもそれと等量のSbを地表面に散布するほうが､牧草中

Sb濃度は高い値を示した｡また地表面にSb203を散布させた場合は､上部 5cmにほとん

どのSbが留まっており､T村清掃工場近傍土壌のSb濃度鉛直分布(図3-3)でも､土壌表層

約 5cmにおいて特にSb濃度が高くなっており､室内実験と野外調査の傾向が相似性を示

した｡清掃工場近傍の野外土壌における Sb濃度鉛直分布(図 3-3)は､地表面-の Sb負荷

によって形成されたことを強く支持している｡

(3) Sbの体内挙動評価モデル

清掃工場から放出される Sbの人間-の健康リスクを評価するための数学モデル構築に

必要な知見の収集を行った｡

sbについては､体内における挙動を評価する体内動態モデル 2,3)が提案されているが､

旧来型のコンパー トメントモデルを改良することで構成されており､コンパー トメントの

クリアランス速度定数や分布容積､コンパー トメントの生理学的意義が暖昧であるという

弱点が内在することがわかった｡この弱点を補えるモデル評価手法に､体内代謝モデル

(pBPKモデルが)あり､鉛についての体内代謝モデルをSb独自の決定臓器(標的臓器)や排

壮機構を考慮して改良することで､Sbについての体内代謝モデル(図4-3)を構成した｡

今後は計算シミュレーションを実施して計算精度を高めるための問題点の抽出とモデル

の改良を行うとともに､動物実験データやヒトに対する疫学データと計算結果を比較する

ことでモデルの検証を行ってゆく必要がある｡
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第5章 結論

5.1 本研究のまとめ

本研究では､大きく分けて 2つの目標を設定した｡1つは､清掃工場に起因するダイオ

キシン類以外の有害元素による周辺環境汚染に注目し､ケミカルフォールアウトとして環

境を汚染する清掃工場由来の有害元素を野外調査により同定することである｡食品(農産

物)には乳幼児や子供-影響を考える上で重要になる牛乳(酪農)に注目し､大気一土壌一牧

草一牛乳という曝露経路に関わる有害元素の定量結果から､汚染の実態を把握することを

想定したが､現実には大気一土壌一牧草とい う経路についての検討に止めざるを得なかっ

た｡野外調査は､ Ⅰ県M市北西部に位置する酪農が非常に盛んなT村で行った｡ここは酪

農地域の中に村営の清掃工場が設置されており､本研究の調査地点として最適な条件にあ

った｡これにより本研究では､収集が待たれている清掃工場に由来する有害元素に関わる

野外環境データを少なからず提供し得たと考えている｡

目標の2つ目は､当該地域の主要生産物である牛乳及び乳製品の摂取を想定して､Sbの

健康リスク評価を行うための数学モデルを構築するのに必要な知見を収集し､体内代謝モ

デルを構成すること､さらに､牛乳摂取に関わる人間-の Sb移行についての基礎的知見

として必要とされる Sbの牧草-の経根吸収特性を把握するためのポット実験を行 うこと

である｡

これらの研究目標に対して得られた主な結果及び成果並びに結論は､各章のまとめに述

べたとおりである｡これらの結果は､非常に重要で新たな知見を数多く含んでいる｡以下

に本研究で得られた主要な知見を再度集約する｡

5.1.1 野外調査

第 2章では清掃工場周辺において､土壌中の有害元素(Cr,Sb,Zn,Br)を熱中性子放射化分

析法で多元素同時分析した｡その結果､土壌中の有害元素濃度の水平分布と鉛直分布が得

られた｡

清掃工場から500m程度の範囲内において､土壌中Sb濃度が自然界値より高くなり､

清掃工場に近づくほど高濃度になることが水平方向の濃度分布から把握された｡水平方向

の清掃工場周辺調査で他地点より高濃度を示したT3地点における土壌中Sb濃度の鉛直分

布からは､地表面から深さ10cm程度に渡って､自然界値(1mg/kdを越えるSb濃度が検

出され､地表面から深さ10-15cmにかけて直線的に自然界値(1mg戊g)まで低減する濃

度分布(図2-5)が得られた｡T3地点は農地ではなく､またSbは肥料成分でもないことから､

大気から降下沈着したSbが土壌表面に蓄積していることを明確に示し､清掃工場近傍(T3

地点)が Sbの汚染地区であることがわかった｡また清掃工場近傍におけるSbの表面土壌

-の蓄積は､都市(人口)の規模に関わりなく共通して観測され､廃棄物の清掃工場はSbに

よる周辺環境汚染を生じさせていることがわかった｡本研究では､初めて小規模都市清掃

工場周辺の土壌中 Sb濃度の水平 ･鉛直分布を把握しており､貴重な野外調査データを提

供している｡

Crは､清掃工場から放出されて周辺土壌を汚染させる元素とは考えられなかった｡Br
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も清掃工場から放出されて周辺土壌を汚染させる元素とは明確には断定できなかった｡Zn
は､近傍の清掃工場に由来するケミカルフォールアウトによって地表面濃度を高めている

可能性が示唆された｡

第 3章では､第 2章において把握 した清掃工場近傍の Sb汚染地区において､地区内の

酪農家の協力を得て､土壌､大気､牧草中の有害元素濃度を熱中性子放射化分析法で分析

した｡その結果､清掃工場近傍における土壌中の有害元素濃度の水平分布と鉛直分布､植

物中の有害元素濃度及び大気中の有害元素濃度が得られた｡

清掃工場近傍において表面土壌中にSbが自然界値を越えて存在 し､近傍(300m程度の

範囲内)ほどSb濃度が高まっていることが再確認された｡清掃工場に近づくほど Sbは高

濃度になること､地表面にSbが蓄積 していること､植物中Sb濃度も清掃工場から離れる

と減少すること､洗浄することで Sb濃度が減少し､清掃工場から離れると牧草中Sb濃度

が減少すること､さらに清掃工場近傍の大気中からSbが検出されることから､Sbは清掃

工場に由来する有害元素降下物であると断定できる｡

ここでは､小規模都市清掃工場近傍の土壌中 Sb濃度の水平 ･鉛直分布の再調査結果だ

けでなく､初めて植物中Sb濃度や大気中Sb濃度を把握 しており､貴重な野外調査データ

を提供している｡

Cr,Br,Znに関して､清掃工場に由来する有害元素降下物であることを支持する調査結果

は､清掃工場近傍における土壌､植物､大気中の元素濃度からは得られなかったOしかし

ながら､BrとZnについては､環境試料中濃度が高い値を示す場合があり､今後とも清掃

工場の影響を継続して調査する必要がある｡

Sbの表面土壌-の蓄積は､溶融炉方式の清掃工場や中規模都市の清掃工場周辺調査 1)

でも確認されている｡第 4章において Sbの利用について調査した結果､年間 2万 トンが

輸入 2)されその大部分が難燃剤 としての利用であることから､難燃加工された廃棄物の焼

却によって､Sbが環境中に放出される機構が考えられた｡以上のことと本研究の野外調査

結果から､廃棄物の清掃工場(焼却施設)はSbの発生源 と位置づけるべきである｡

5.1.2 Sbの健康 リスクアセスメン トの基礎

第4章では､野外調査おいて清掃工場に起因するダイオキシン類以外の有害元素として

同定したアンチモン(以下 Sb)に注目し､Sbに関わる人間-の健康 リスクアセスメン トに必

要な知見を日本及び日本人について集積し､リスク評価モデルの重要な一部分となる人体

内の Sb挙動を評価する数学モデル案を構成した｡また､牛乳摂取にともなう人間-の Sb

曝露に関して最も重要な基礎資料となる Sbの牧草-の経根吸収特性をポット実験により

把握した｡

Sbに曝露後の人体中におけるSbの代謝挙動について従来の知見の収集と環境要素につ

いて基礎的な検討を行った｡その結果､Sbは微量ながらも既に広域を汚染していることか

ら､一般人に対する健康影響では長期微量摂取を想定すべきであり､このような曝露形態

にほぼ等しい慢性経口中毒では､心臓障害､肝臓障害､腎臓障害がみられることが知 られ

ている｡このことは､臓器中Sb濃度(表 4-4a,b)が､肝臓､腎臓で大きいことからも支持さ
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れる｡

人体の主要臓器中においてSb濃度が最も高かったのは肺中濃度であり､曝露経路として

大気の重要性を示唆している｡明確な汚染源が無くても高い大気中 Sb濃度に寄与するも

のに道路脇粉塵 3)がある｡中規模の都市(M市)における市街地や住宅地の大気中Sb濃度を

測定した結果､T村清掃工場近傍の大気中Sb濃度と同程度の値を示すことがわかった｡明

確な汚染源のない大気中にもSbが含まれており､一般人は大気からのSb曝露を無視でき

ないことを明らかにした｡一般的な大人の一日の呼吸量を20m3とすると､明確な汚染源

が無く道路近傍でもない居住環境に住むヒトの経気道によるSb摂取量はO.2-0.4pg/day

と評価される｡

Sbの経口摂取量を評価するに当たって､清掃工場からの影響のない地域で生産される牛

乳を測定したところSbは不検出であった｡飲料水について明確なSb汚染のない地区の飲

料水中Sb濃度を測定した結果､一般人の飲料水からのSb摂取量を0.8LLg/dayと評価し

た｡Sbの経口摂取量の評価には､農産物或いは食品中のSb濃度の情報は不可欠であり､

今後早い段階でデータが収集され､公開されることの必要性と重要性を指摘した｡

Sbに対する行政の対応では､水道水質基準において､Sbには現在も要監視項目という

区分ながら指針値 2pg/Lという最も厳しい基準を設けている.Sbは使用量の多さと利用

の広汎さ､基準値の厳しさ､衆境中における挙動と人体-の影響に関する知見の乏しさの

面から､衆境中での動態や人間-の健康影響を解明することが急務な元素である｡

牛乳による人間の Sb摂取に関わる最も基礎的な知見として必要とされる Sbの牧草(リ

ー ドキヤナリーグラス)-の経根吸収特性を把握するためのポット実験を行った｡その結果､

ほとんど全ての牧草試料で Sbが検出されることから､Sbは牧草に経根吸収されること､

葉中Sb濃度が茎中Sb濃度を上回り､Sbは茎よりも葉に濃縮されることがわかった｡土

壌中Sb濃度が極端に高くなると牧草中Sb濃度は明らかに増加する｡その場合､牧草の収

穫を重ねても牧草中Sb濃度に変化がほとんどみられないことから､牧草が吸収できるSb

の量には上限がある可能性が示唆された｡

清掃工場近傍の牧草地では､大気を経路とする Sbの牧草-の直接沈着と土壌に沈着し

たSbの経根吸収によるSbの吸収経路の2つを牧草の汚染機構として考慮する必要がある｡

牧草中Sb濃度に及ぼす各経路の寄与の程度や牧草から牛乳-のSbの移行量及び移行機構

を今後解明してゆく必要がある｡

Sbの健康リスクアセスメントの重要な一部分となる人体内のSb挙動を評価する数学モ

デルの構成を試みた｡旧来型のコンパー トメントモデルを改良して体内における Sb挙動

を評価する体内動態モデル 4,5)が提案されて.いるが､生理学的意義が暖昧であるという弱点

が内在するため､鉛についての体内代謝モデル 6,7)を Sb独自の決定臓器(標的臓器)や排壮

機構を考慮して改良することで､Sbについての体内代謝モデル案(図4-3)を構成した｡

今後は計算シミュレーションを実施して､モデルの改良およびモデルの検証を行ってゆ

く必要がある｡これには日本における環境中の Sb濃度データ､動物実験データや日本人

に対する疫学データが必要不可欠であり､今後早い段階でデータが収集されて公開される

ことを期待したい｡
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5.2 おわりに

清掃工場は､衛生的でl突通な社会生活のために重要で､必要 ･不可欠な施設である｡本

研究では廃棄物の清掃工場が Sbの発生源であることを指摘しているが､清掃工場の社会

における役割と必要性､重要性に疑義を投じるものではない｡むしろ､本研究が契機とな

って､清掃工場のシステムやプラントが改良され､近い将来清掃工場からの Sbの放出量

が低減することを切に望んでいる｡乾電池等に水銀が使用されなくなったときのように､

難燃剤にSbが使用されなくなるだけでも状況は一変すると期待している｡

本研究では､清掃工場から放出されるSbによって周辺環境- Sbが人為的に負荷される

ことを ｢汚染｣と表現している｡土壌中Sb濃度では､自然界値(1mg/kg)以上にSbが含

まれている状態を指している｡これは他に適切な言葉がないからである｡｢汚染｣と表現し

ていても､決して本研究で調査した地域や地点に人間の健康や生態系に影響があるほどの

高濃度の Sbが存在することを指し示しているのではないことに留意すべきである｡特に

土壌では､自然界値を本研究では 1mgnigとしたものの､これは地質によって大きく異な

ることに注意する必要がある｡本研究の端緒となった報告8)でも､地質的に1mg/kg以上

の値を示す非汚染(コントロール)地点の存在を示している｡

研究論文は､他の研究者が追試できることが必要条件であるので､汚染源の名称､所在

地などは明記することが原則である｡しかしながら､本研究では牧草地の土壌や牧草の提

供先を公表しないことを約束して提供を受けていること､汚染源の名称､所在地などを明

記することで､協力いただいた農家に風評が起こる可能性を配慮して明記することを避け

ることとした｡

有害物質のヒト-の健康影響の評価(健康リスクアセスメント)は､人間の受ける心身上

の障害の種類を明らかにして､その大きさを判断することであり､定性的リスクアセスメ

ントと定量的リスクアセスメントの2段階で構成される｡

定性的リスクアセスメントでは有害性確認が行われる｡定量的リスクアセスメントでは､

① 有害物質の用量と特定の健康障害の発現確率を評価する用量反応評価(量効果評価)

② 有害物質に曝露される集団の構成 ･大きさや曝露の経路 ･頻度 ･量などの曝露評価

③ 用量反応評価と曝露評価の結果を総合的に判断して現在の或いは将来の健康障害の

発現率を推定するリスク判定

が行われる｡本研究で清掃工場から放出される有害元素として同定されたSbについては､

モニタリングデータや科学的な知見が不十分であり､評価の様々な段階で仮定と推論によ

り結果を導かざるを得ない｡

一般環境中に存在する Sbに曝露することによるヒトの健康リスク管理のためには､定

量的リスクアセスメントを常に新しい知見を取り入れて繰 り返し行い､推定の精度や評価

の信頼性を高めてゆく必要がある｡特に数学モデルによる評価は､Sbによる汚染の危険性

を定量的に把握することを可能にし､多様な対策案の有効性を評価し､最適対策-到達す

る手助けとなる｡一般人に対しては､容認できるリスクレベルの評価と提言こそが大事で

ある｡最終的には発癌性化学物質の管理でしばしば採用されているような､リスク管理の
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目標値として ｢意に介しないリスクレベル(deminimislevel)｣を環境中Sb濃度や体内の

Sb濃度として提言したいものである｡ちなみに水道水中に含まれる発癌化学物質に対する

基準値は､生涯発癌死亡リスク10･5に相当する濃度として設定されている｡
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