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事業概要

1.

2.

3.

調査日的

本調査は､肥料が原因となって生じた食品健康被害事例､肥料のリスク評価に関する

国際的な制度･動向及び肥料を施用したときに当該肥料に含まれる有害物質の土壌や

作物中の挙動を文献調査することを目的としている｡

調査内容

肥料が原因となって生じた食品健康被害事例､海外の肥料に関する規制及びリスク評

価等に関する情報を収集し､肥料の安全性に関する国際的な制度･動向を整理する｡

また､肥料中に意図せずに含まれ､当該肥料を施用した場合に作物を介してヒトに健

康被害を与える可能性がある有害物質を特定し､これらの化学的又は生物学的性状､

肥料製造工程における消長､肥料中の化学形態及び分布､施肥した場合の土壌及び作

物に対する吸着性･残留性･移行性･蓄積性､動植物-の毒性に関する科学文献等を

国内外から広く収集し､有事物質別に整理して､肥料原料から作物の可食部までの移

行の状況を系統的に考察する｡

調査方法

第1　有識者から構成される検討会の設置

下記の有識者から構成される検討会を3回(2005年11月29日､ 2006年1

月30日､ 2006年3月17日)開催し､適切な科学文献等を収集･整理し､精度

の高い考察を行うための意見を聴取した｡

検討会委員名薄　　　　　　　　　　　　　　　　　　　敬称略

氏　　名 所　　　　　　属

杉原　進

米山忠克

樋口太重

今井伸治

染谷　孝

前　財団法人　肥掻検定協会

参与

財団法人　肥軽検定協会

参与

東京大学　農学生命科学研究所

植物栄養肥料学研究室　教授

∫ A全農　肥料農薬部　東京肥料農薬事業所

技術主管

独立行政法人　肥飼料検査所

理事

佐賀大学農学部　応用生物科土壌環境研究室

助教授



第2　国内外の科学文献等の収集

(1)食品健康被害事例について

国内外において､肥料が原因であると考えられる健康被害事例を収集した｡

(2) .肥料の安全性に関する国際的な制度について

国際機閑､各国及び肥料製造関係者が組織する団体がこ.採用している肥料の安

全性に関する規制とリスク評価と.関連する科学的情報を収集した｡

(3)有害物質について

肥料中に意図せずに含まれ､当該肥料を施用した場合に作物を介してヒトに健

康被害を与える可能性がある有害な化学物質及び生物(以下｢有害物質｣とい

う｡)を特定し､これらについて次の科学文献及び資料等を収集した｡

①化学的又は生物学的性状･特性及び地球環境における分布等の､有害物質の

基礎情報

②肥料中の分布､化学的又は生物学的形億､肥料製造工程における増減及び施

肥した時の化学的又は生物学的形態等の､肥料中の有害物質に関する情報

③土壌中の分布､化学的又は生物学的形態､土壌に対する吸着性･残留性等の､

土壌中の有害物質に関する情報

④作物-の移行性､可食部-の移行性･蓄積性ヾ環境への排出及び作物に対す

る毒性とその症状等の､作物に関する有害物質の情報

⑤有害物質の動物及びヒトに対する毒性に関する情報

第3　国内外の文献等の整理･考察

前項で得られた科学文献及び情報等を整理した｡

(1)食品睡康被害事例について

肥料が原因であると考えられる健康被害軍例について,情報を整理した｡

(2)肥料の安全性に関する国際的な制度について

国際機関及び各国等の肥料の安全性に関する規制､リスク評価及び関連する

科学的情報機関及び国等別に整理し､国際的な関心事項及び規制の方向性等

の動向を考察した｡

(3)有害物質について

収集した科学文献及び情報を有害物質毎別に整理して､化学的性状及び動植

物に対する毒性等の特性並びに肥料原料から作物の可食部までの挙動や移行

性を総合的にとりまとめた｡
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検討会議事要旨

第1回検討会(2005年11月29日(火)開催)

調査対象とする有害物質の範囲を検討した｡その結果以下の物質等を調査の対象とした｡

1.　重金属類(カドミウム､ヒ素､銅､セレン､クロム､ニッケル､鉛､亜鉛､チタ

ン､ホウ素､バナジウム､ゲルマニウム､マンガン､モリブデン､水

銀､フッ素､自然放射性物質)

2.その他の有害物質(硝酸塩､ダイオキシン)

3.有事生物(寄生虫､病原微生物)

第2回検討会(2006年1月30日(火)開催)

重金属及び硝敢塩について､重金属等の｢総論｣､ ｢各論｣ (ヒ素､カドミウム､銅､ゲ

ルマニウムこ水銀､ニッケル､鉛､セレン､チタン､硝酸塩の各成分).の科学的情

報について検討した｡

第3回検討会(2006年3月17日(金)開催)

1.　重金属等に関して､総論､各論(ヒ素､ホウ素､カドミウム､コバルトクロム､

銅､フッ素､ゲルマニウム､水銀､マンガン､モリブデン､ニッケル､鉛､セレン､

チタン､バナジウム､亜鉛､自然放射性物質､硝酸塩､ダイオキシン)及び海外の

肥料に関する規制やリスク評価等に関する現状と動向について検討し､報告書をと

りまとめた｡

2.　有害物質(寄生虫､微生物)に関して､総論､有害物質別の特性と健康影響及び

海外の堆肥に関する規制やリスク評価に関する現状と動向について検討し､報告書

をとりまとめた｡
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肥料中の有害物質の挙動に関する文献および肥料の安全性に関する

国際的な制度の調査
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〔文献収集方法〕

土壌協会でこれまでに行っている自然賦存量調査､農用地環境基準等検討調査などで収

集した文献､環境庁が日本土壌肥料学会に請負調査で委託した文献調査､日本土壌肥料学

会の進歩総説､総目次などにより収集した文献､ UNEP-ILOWHOがINCHEMに委託し

て作ったEnvironment Health Criteriaの膨大な総説(インターネットで入手可能)､ 'また

個々の潜在的有害物質についてはそれぞれの項目で記載した総説類を参考にした｡新しい

文献･情報はGoogle (www.gooele.or.jp)を主･tして使用した.キーワードは､例えば肥料

の基準については､ fertilizers legislation heavy metals (あるいは元素名)で検索し､あとは

情報の出所(機関名､個人名)などで文献の確かさを判断した｡

なお第5章､第6. 4章についてはその章に記載した｡
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肥料中有害物質の挙動に関する文献および肥料の安全性に関する

国際的な制度の調査

1.肥料中の潜在的有害物質の挙動と人･動物の健康に対する影響

1. 1　対象となる物質

元素普存則､すなわち｢すべての鉱物にはすべての元素が含まれる｣ (Noddack, 1936)

に従えばすべての元素が岩石､その風化産物である土壌に存在する｡分析法の進歩により

検出感度が上がると実際に測定される元素のリストも拡がっている｡

1自然界に存在する元素は､岩石-土壌一家畜一植物-食物の連鎖を経て人間に供給され､

あるいは水､大気から摂取してきた｡ ･動物･人間に利用されたあとの廃棄物(下水汚泥)､

あるいは工業からの廃棄物は大循環の輪に入り循環している｡このような連鎖あるいは循

環系のなかで局部的に濃度が高くなると汚染の問題が生ずる可能性がある｡肥料の使用は

窒素､リン､カリウムなどの大量成分などを土壌一植物に供給する技術であるが､この際

に微量の成分が随伴する可能性があり､これらは潜在的有害物質(potentially toxic

substances)と称される｡あるいは技術を使うことにより増力けるリスク(technologically

enhanced risk)に含めて議論されることがある｡

植物の必須元素としては､炭素､水素､酸素､窒素､硫黄､リン､カリウム､カルシウ

ム､マグネシウム､ホウ素､マンガン､鉄､銅､亜鉛､モリブデン､塩素に最近はニッケ

ルが追加になった｡ケイ素もイネなどでは必須元素に近い有用元素である｡一方､動物で

はホウ素､モリブデンは一般に必須とは考えられていなく､その代わりにヨウ素､セレン､

コバルト､クロム､バナジウムなどが必須元素となっている｡しかし必須元素であっても

量(濃度)が多くなると植物､動物､人間のいずれにとっても害となることがある｡

植物あるいは動物の栄養と.しての要求性､害の現れ方､存在量から微量元素については

次のようなグループ分けができる(Allaway, 1968 :越野､ 1970､ 2001)c　このようなグル

ープ分けは微量元素のリスクを評価するうえで重要である｡

(1)植物にとっては正常に生育できる量であっても､動物の栄養上からは不足となり得

る元素-コバルト､クロム､銅､ヨウ素､鉄､マンガン､セレン､亜鉛

(2)植物が正常に生育する濃度であっても､動物にとって有害となる元素､あるいは代

謝異常を引き起こすことが考えられる元素-セレン､カドミウム､モリブデン､鉛

(3)土壌一植物系が動物に対する毒性を防ぐ障壁(バリアー)となりうる元素-ヒ素､

ヨウ素､ベリリウム､フッ素､ニッケル､亜鉛

土壌中には重金属類は普遍的に存在している｡しかし人為的にこれらの土壌中濃度が植



物･動物･人間に有害となりうるレベルまで増加すると土壌汚染の対象となる｡このよう

な汚染源としては次のようなものがある(Alloway, 1995c)c

a)非鉄金属の採掘および精錬

b)農業用資材

C)下水汚泥

d)化石燃料の燃焼

e)金属工業-金属製品の製造､使用および廃棄

8電子工業-電子工業製品の製造､使用および廃棄

g)化学およびその他の製造業

h)廃棄物処理

i)狩猟および魚釣り

j)戦争とその訓練

これらのうち､農業用資材と金属元素については次のような関連がある(Alloway, 1995c)<

●肥料中の不純物　-Cd,CriMo,Pb,U,V,Zn ･

●下水汚泥-主としてCd, Ni, Cu,Pb,Zn (その他多くの元素)

●集約畜産(特に養豚･養鶏)からの排せつ物　-Cu,As,Zn

●殺虫剤　-Cu,As,Hg,Pb,Mn,Zn

●ごみ堆肥(イギリスではあまり農業用に使われていない　　-Cd, Cu,Ni,Pb,Zn

●乾燥剤　-As

●木材保存剤⊥-As, Cu, Cr

●金属製晶の腐食(メッキをした金属屋根材･ワイヤーフェンス) -Zn,Cd

肥料､特に化学肥料が関連する潜在的に有害な元素は比較的限られている｡しかし下水

汚泥､家畜排せつ物を肥料に入れて議論すると､対象は木幅に増加する｡

元素が実際に有害となるかはその存在量のみで決まるものではない｡短期的にみた場合

には障害の発生にはその形態が決定的な影響をすることが多い｡ただこのような形態は土

壌･水中において他の形態と平衡になっている場合が多く､また条件により変化する｡し

たがって長期的な影響を考える場合には影響する可能性の高い形態をすべて(実際には全

量)を考慮に入れなければならない｡

微量元素の土壌および水中での主要な存在形態と最も毒性の強い形態については表1.1.1

に示した｡
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表1.1.1土壌および水中における微量元素の主要な存在形態と生物に対する潜在的毒性の強い形態

元 素 主 要 な存 在 形 態 * 1 最も毒 性 の 強 い形 態

土 壌 水 中

A g A g + A g+ A g+

A S A sO 43+(畑 )､ A sO 33- (水 田) A sO <3+､ A sO ,3" A sO ,3-

B B (O H ), B (O H )3 B (O H ),

B a B a2' B a24 B a2

B e Be2+,Bex0y3xー2Y B e2' B e2+

B i B i3+? B i3+? ?

C d C d 2 C d 2+ C d 2+

C 0 C o2+ C 0 2◆ C o2+

C r C r3+ C r* ､ C r6+ C r64

C u C u2+ C u2*､ 腐 植 酸 - C u 2i C u2+

H g H g* ､ 腐植 酸 -H g* H g(O H ) ー H gC l占',C H ,H g C H ,H g

M n M n 小､ M n 2* M n2+ M n2+

M 0 M o O 42 M oo / M oo /

N i N i24 N i2* N i2+

P b P b2+ P b (O H )* P b 2*

S b Sb m O. ? Sb (O H )6 ?

S e H S eO , ､ SeO 42ー Se O 42ー S eO / I

Sn L Sn (O H )6;ー? Sn (O H )B:ー? ?

V 一v wo r? ? ?

W ■ w o / て w o 427 ?

Z n Z n 2 Z n 2+ Z n 2*

Adriano (2001). Asについてはこの報告で加筆.

1. 2　地球環境中における分布

岩石中の微量元素含量については多くの報告があるが､代表的な例を表1.2.1に挙げる

(Bowen, 1979)c

岩石中での微量元素の形態の多くはケイ酸塩､またはアルミノケイ酸塩の結晶の一部に

取り込まれているが､条件によっては炭酸塩､リン酸塩などとなっている｡還元的な条件

では多くの場合､硫化物が安定となっている｡

環境-の影響で見逃せないのが石油･石炭などの微量元素であり､これらは燃焼過程を

経て環境-放出される｡この経路および岩石の風化による微量元素の易動化については表

1.2.2のような推定がある｡
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水質との関連については水質基準の見直しについての審議経過資料(厚生科学審議会､

2003)等を参考としたが､今回の文献調査では特に議論しなかった｡

表1.2.1岩石中の元素含量(me kg~1)

元素

火成岩 堆積岩

L 玄武岩 カコウ岩 地殻平均 ケツ岩 石灰岩 砂岩 堆積岩平均

A 8 1.5 1.5 1.5 13 7.7

ち 12 10 130 20 30 100

B i 0 . 0 3 1 0 . 0 6 5 0 . 0 4 8 0二48 0.17 0.18 0.4

B r 0 . 4 4 0 . 3 0 . 3 7 24 19

Cd 0.13 0.09 0.ll 0 . 2 2 0 . 0 2 8 0 . 0 5 0 . 1 7

C0 35 20 19 0.1 0.3 14

C r 200 100 ? 90 11 35 72

Cu 90 13 50 3 9 5 . 5 3 0 3 3

F 510 1400 950 800 220 180 640

G e 1.6 1.8 0 . 3 1 1 . 2 1 . 7

H g 0 . 0 1 2 0 . 0 8 0 . 0 5 0.18 0.16 0.29 0.19

M n 1500 400 950 850 620 460 770

M 0 1.5 2 . 6 0 . 1 6 0 . 2

N i 1 5 0 0 . 5 ? 8 0 ? 68 52

P b ■ 24 14 23 5.7 10 19

Se 0 . 0 5 0 . 0 5 0 . 0 5 0.5 0.03 <0.0 1 0.42

T i 9000 2300 5600 4600 300 3500 3800

U 0 . 4 3 4 . 4 2 . 4 3 . 7 2 . 2 0 . 4 5 ▲ 3 ● 1

Ⅴ 250 72 160 130 45 20 105

Z n 100 52 75 120 20 30 95

Bowen (1979)より抜粋.
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表1.2.2　化石燃料の燃焼､岩石の風化による微量元素の易動化

元素 含量 (m g k g J) 大気への放出量 d o3 1 年ーl). l 風化量 (103 t 年】1)

石炭 石油 石炭 戸油 合計 河川水 堆積物

S 0.01 0 . 7 0 . 0 0 2 0 . 7 72

C d 1.5 * 0 .0 1 0 . 2 0 . 0 0 2 0 . 2 0●5

C u 15 0.14 2.1 0 .023 2.1 2 50 80

■g 0 . 0 1 2 1 0 * 0 . 0 0 1 7 1 . 6 1 . 6 2 . 5 1 . 0

b 25 0.3 3 . 5 0 . 0 5 3 . 6 110 2 1

Zn 5 0 0 . 2 5 0.04 720 80

*1生産量:石炭(褐炭を含む)27.9億t､石油16.3億t (1967年)を基準とし､

燃焼の際に1/20が大気に放出されると仮定.

*2石炭についてはLagerwerff(1972)による､れきせい炭1-2 mgkg　による.

*3カリフォルニア産.ただし近くに水銀の堆積があり､値は過大と思われる.

Bertine et al. (1971).

土壌中の含量については日本での調査結果を表1.2.3に示す(Iimura , 1981a :深見,

1996)｡岩石から土壌が生成する際に､溶解性の高い微量元素は損失され､難溶性元素が残

留して集積するほか､いったん溶解した元素が二次的に集積する場合もあり､元素の種類

によって集積の仕方が表1.2.4のように異なっている｡玄武岩から土壌が生成する場合の濃

度変化については表1.2.5に示した｡

表1.2.3わが国の土壌中重金属類の自然賦存量(mg kg~l)

元素

全 土壌 水 田土壌

試料数 平均 範 囲 試料数 平均 範囲

A S 3 5 8 1 1 " 0 . 4 - 7 0 9 7 1 . 2 - 3 8 . 2

C d 4 6 5 0 . 4 4 0 . 0 3 - 2 . 5 3 1 4 7 0 . 4 5 0 . 1 2 - 1 . 4 1

C 0 43 7 10 1.3-116 1 6 9 2 . 4 - 2 3 . 5

C r 3 7 0 5 0 3 . 4 - 8 1 0 190 64 16-337

C u 8 3 8 3 4 b 4 . 4 - 1 7 6 408 32 11 120

H g 68 3 0.28 N .D .-5.36 2 9 2 0 . 3 2 ▲N . D . - 2 . 9 0

379 39 9-4 12

M 0 1 1 5 2 . 6 0 . 2 - l l . 3

N i 76 7 28 2-660

P b 773 29a 5 189 407 29 6 189

Zn 9 1 1 8 6 9 . 9 - 6 2 2 408 99 13-258

a一部の樹園地土壌を除く.　b樹園地を除く.

Iimura (1981a):深見(1996)から抜粋.
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表1.2.4　土壌二次鉱物中に共沈殿している金属元素

鉱　物　　　　　　　　　　　共沈殿している微量元素

鉄酸化物

マンガン酸化物

炭酸カルシウム

粘土鉱物

V, Mn, Ni, Cu, Zn, Mo

Fe, Co, Ni, Zn, Pb

V, Mn, Fe, Co, Cd

V, Ni, Co, Cr, Zn, Cu, Pb, Ti, Mn, Fe

表1.2.5　玄武岩から土壌が生成したときの元素含量の変化

玄武岩中　　　　土壌中　　　　土壌/岩石

元素　　　mgkg一　　　me kg-1　　　の比

Al　　　　　60000

Ca　　　　　61000

Co　　　　　　59

Cr　　　　　170

Cu　　　　　　52

Fe　　　　　80000

K 10000

Mg　　　　43000

Mn　　　　　1200

Na　　　　　25000

Ni　　　　　　200

5900

Si　　　　　240000

Sr　　　　　1200

Ti　　　　　19500

Zn　　　　　　95

104000　　　　　　1.73

2600　　　　　　　0.04

81　　　　　　　1.37

160　　　　　　　0.94

57　　　　　　　1.10

103000　　　　　　1.29

4600　　　　　　　0.46

4800　　　　　　　0. ll

1300　　　　　　1.08

5600　　　　　　　0.22

300　　　　　　　1.50

3000　　　　　　　0.51

250000　　　　　　1.04

36　　　　　　　0.03

12000　　　　　　.62

150　　　　　　　1.58

Bowen (1979)より作成.

平成14年に公布された土壌汚染対策法(平成14年法律第53号)では､工場跡地が工場

以外の目的､すなわち住宅商店､公園等に転用される場合に適用されるものとされている

が､その中でいくつかの金属元素等について含有量基準が示されている｡また平成15年2

月に環境省環境管理局水環境部長通達で｢自然的原因による含有量の上限値の目安｣が示

された(環境省環境管理局水環境部長､ 2003)ォ　全国主要10都市で採取した市街地土壌の

｢平均値±3g｣である｡両者を表1.2.6に示す(浅見､ 2005)が､いずれも農用地以外で
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の汚染土壌の取り扱いに関係したものであり､食料生産の場にはこれらの基準は用いられ

るものではないことに注意すべきである｡

表1.2.6　特定有害物質の特定区域における基準値および

自然的原因の上限値の目安(nig kg'1)

■特定有害物質
含有量基準 *1 上限値の 目安 *2

カドミウム 150 以下 1●4

140

全 シアン 50 以 下 (遊離シアン)

鉛 150 以下

6 価クロム 250 以 下 -

ヒ素 150 以 下 39

捨水銀 15 以下 1■4

セレン 150 以 下 2●0

フッ素 4000 以下 700

ホウ素 4000 以下 100

*1このほかに溶出量の規制がある.　　　　　溶出量の規制のみ

が設定されている特定有害物質については省略.

*2環境省環境管理局水環境部長(2003).

1. 3　土壌中における動態

土壌および植物中における金属元素の動態については優れた総説が多く書かれている｡

最近､ Alloway (1995a), Kabata-Pendias (2001), Adriano (2001)らの著書が改版された｡

1)土壌溶液における形態変化､吸着性および移動性

金属元素はアルカリ金属を除いて水溶液のpHが高くなると水酸化物などになり沈殿す

る｡アルミニウム､亜鉛などの両性化合物を作る元素ではさらにpHが高くなると再び溶解

し始める｡このようなpHの影響は金属元素の種類によって異なっており､ pH状態図とし

て示される(Lindsay, 1972)c酸化還元電位が低い条件で硫化物が生成する場合には水酸化

物よりも溶解度の低い形態に変化する｡銅､カドミウム､水銀などの水田土壌中での挙動

ではこの硫化物の生成が重要である｡一方､ホウ素､モリブデンなどの場合にはpHが高く

なると溶解度が高くなり､植物に対する供給性も増加する｡ヒ素､セレン､クロムなどの

ようにpHとともに酸化還元電位で安定な領域が変わって植物に対する吸収性､障害性が変

わることもある｡

土壌中で陽イオンを作る金属元素は土壌粘土表面に吸着され土壌中での移動性にも影響

する｡陰イオンとして行動するホウ素､モリブデン､セレンなどは粘土表面-の吸着は通

常の土壌pHでは生じない｡クロムでは酸化還元電位が低い条件ではCr (DI)となってお
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り金属元素として行動するが､ pH､酸化還元電位が高くCrCVl)となると陰イオンとして行

動し土壌に吸着されにくくなる｡

土壌中での微量元素の移動性は土壌のpH以外に土性､表面積､遊離酸化鉄の量によって

影響され､その程度は重金属の種類によって異なる｡水銀は土壌によっては移動性が比較

的高く､ベリリウム､亜鉛､カドミウム､ニッケルは土壌によって移動性が高いことがあ

るが､銅､鉛は移動性が低I､｡また陰イオンを作る元素ではクロム(Ⅵ)は移勤しやすい

土壌があり､その逆にセレンは移動しにくい土壌があった｡ヒ素､バナジウムはこの中間

であった(図1.3.1､ Korteetal., 1976 :日本土壌肥料学会､ 1987)c

■土壌 の 性質 保 革 カニ

土佐
表面 頓

{〇m 軸 )

鶴
* 2ー3

≠

q 噂
C u I Pb B e Z n I C d M H g S e O 8ォ V O ,- A 吋 C rP

粘 土 67 23 62
■｢ ｢

蛋

シル ト貿 粘土 C O 6.6 2○ ■
革帯 カ大 保 持力 大

粘 土 128 25 ●○

■ ■ ■ ■■海 士 122 3.7 一$ -1保持力中 -I.-

由 賓 壌土 38 17 L C1 革 挿カ 申

粘 土 61 17 61
K >

シル ト質粘 頓 62 ■ 3.
夢 ■▼ 甜

鼠 聯 4 l

->I事

シ三

､

P 軽 重

砂 土 S 18 ち 喜 望保持 力小 4

≡況 ●■貞鰻 感 Jq l▲I -▲

砂 質 壌 土 20 18 巧 ～
韓 土 質砂 土 ○ 0JC I ■J-き琵▲!-■ 1

図1.3.1異なった土壌による微量元素の保持力(A血iano, 1986: IPCS, 1992a).

図1.3.2に示した火山灰土壌による重金属の吸着試験では､銅がもっとも低いpHで吸着

LpH3では吸着率100%となり､銅に次いで鉛､カドミウム､ニッケルの順であった｡ pH

が高くなると金属酸として脱着を始め銅はもっとも低いpHで脱着し(pH6.5以上)､次い

でニッケル､カドミウム､鉛の順であった(北農試土肥4研､ 1976:日本土壌肥料学会､

1987).

.12

(Si!

図1.3.2土壌による重金属頬のPR看uC農試土肥4研1976:日本土壌肥料学会､ 1987).
重金属濃度　5×1(T5 M,溶液3MNaCICU,

土壌　月寒火山灰土壌､土壌:液比-1:10.
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2)土壌からの抽出法

土壌中における潜在的有害成分の評価のためにさまざまな分析法(土壌からの抽出法)

が提案されている｡元素全量の分析値は潜在的な影響の大きさを評価するのには重要であ

るが､そのすべてが直ちに植物により吸収されることはないので､土壌一植物.-動物一人

間の経路での評価にはならない｡土壌からの抽出法は調査の目的､例えば汚染の大きさの

迅速評価か､短期的障害発生の可能性評価かなどで異なづている｡農用地の汚染評価には

0.1M塩酸抽出(土壌･溶液比-1 : 5)がよく用いられる.しかしこの方法は土壌のpHに

より抽出率が低下する｡これは土壌のアルカリ分により中和され十分に抽出液のpHが高く

保てないからであり､抽出液を更新しpHがあるレベルより低下するなどの改良法が提案さ

れている｡もともと0.1 M塩酸抽出法は合衆国で可給態亜鉛の分析法として用いていたも

ので土壌･溶液比は1 : 10･であったが､微量のカドミウムを評価するためにこの比を1 : 5

とした経緯がある｡合衆国ではこのほか､ DTPA液による抽出法もアルカリ土壌地帯を中

心に広く用いられている｡

フィンランドのSillanpaa (1982)､ Sillanpaa and･Jansson (1992)は酸性酢酸アンモニ

ウムt EDTA液(AAAc - EDTA液.0.5M酢酸アンモニウム､0.5M酢酸､0.02MNa2 EDTA

液､ pH4.65)を用い､土壌25 mLを抽出液250mLとともに1時間抽出する方法を用い

た｡この方法をすべての微量元素に適用するのには批判があるが､ Sillanpaa and Jansson

(1992)は適当な補正をすれば植物による吸収とよい相関が得られると報告した｡すなわ

ちAAAc-EDTA抽出銅では土壌有機炭素､同じくマンガン､モリブデン､亜鉛ではpHに

ついて補正するとよいという｡同様に熱水抽出ホウ素は土壌の陽イオン交換容量(CEC)､

DTPA抽出MnではpH､シュウ酸アンモニウム抽出MoはpHを補正項目とすることを提

案している｡

3)土壌中での存在形態と植物による吸収性

植物が潜在的有害成分を吸収するためには根の表皮組織を通過する必要があり､水溶性

の形態である必要がある(長時間をかければ水に溶けていない巨大有機化合物も体内に取

り込む機構があるが量的には少ない)｡ただし合成キレート化合物を施用すると銅は水溶性

ではあるが植物の過剰害は軽減されることがあり､水溶性であることが害の大きさに直接

結びつかないこともある｡

土壌中の元素は逐次抽出法により､ ①水溶態､ ②交換態､ ③無機吸着態､ ④有機吸着態､

⑤吸収態､ ⑥吸蔵態､ ⑦不溶態などに分画される｡この一例は図1.3.3七示した(Kabata-

Pendias, 2001) c
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図1.3.3土壌中重金属の画分(全量中の%) (Kabata-Pendias, 2001).

Moはチェルノゼム､他の金属元素はポドゾル性砂壌土

ただし､このような分画は分析法に依存しており､また土壌溶液を介在して相互に平衡

関係(図1.3.4､ Lindsay, 1972)にあるので､絶対的なものではない｡肥料などから水溶性

化合物として施用しても､土壌中で反応して次第に他の形態に変化する｡

図1.3.4土壌中における動的平衡(Lindsay, 1972).

4)存在形態に影響する要因

a. pH　金属元素はpHが上昇すると前記のように水酸化物(場合により炭酸塩､リン酸

塩)となり溶解性が低下する｡また粘土鉱物や土壌有機物の陽イオン交換能が増大するた

め､交換態に変化し､可給性は低下する｡マンガンではpHが1変化すると可吸性は100

倍変わる(Lindsay, 1972)c

一方､陰イオンを作る元素のうち､ヒ素､モリブデンなどは酸性域で溶解度が低下するo

高いpH (および酸化還元電位)で形態が変化し､セレンでは3価のSeOa2- - 6価の

SeO42-､クロムでは3価のCr3H - 6価のCrO42+ (クロム酸)の変化が生じ植生害が大きく

なることがある｡

元素の種類と土壌pHの影響は図1.3.5のように概括的に示される(Kabata-Pendias,

2001),
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図1.3.5金属元素の易動性に及ぼす土壌pHの影響(Kabata-Pendias, 2001).

土壌pHを上げるには石灰施用をするのが通常であるが､この効果については表1.3.1

のようなグループ分けができる(Schroeder, 1965)<

表1.3.1土壌中カルシウム含量が微量元素の植物による吸収に及ぼす影響

文 献 C a なし C a 低レベル C a 高レベル

増加 減少 増加 減少 増加 減少

un am aa B ,C r,C o, G a M n, C u ,Zn , C r,C o, B , C r , M n ,

(19 56) Ni,Cu,

M o.P b

Zr,Ag,

C d,P b

N i,M o Co.Ni,Cu,

Z n, Zr,P b

C arlisle and

C levelan d

(1958)

,F e,M n ,

C u ,Zn ,

B

,C a,M n ,

N a , K , M o ,

W , S e ,

Si,B a

Lounamaa (1956) : Ca高レベルは石灰質(ドロマイト質を含む)土壌､

Ca低レベルはケイ酸質(カコウ岩､片麻岩､長石､ペグマタイト､石英)土壌､

caなしは超塩基性(ジャモン岩､滑石)土壌に生育した819種の野生植物､

土壌･岩石134種の分析結果による｡

Carlisle and Cleveland (1958) :酸性土壌および塩基性土壌で生育した

植物の分析結果による｡ AlはpHの低い土壌およびきわめて高い土壌の

両方で吸収が増大する｡

Schroeder (1965)による.
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b.酸化還元電位　酸化還元電位(Eh)により形態が変わる元素の場合には溶解性も変化

する｡たん水､易分解性有機物の施用などで還元的になってEhが低下すると､マンガンで

は二酸化マンガンー→Mn2+､ヒ素ではAs^-As3+の変化が生じ､溶解性が高くなりまた過

剰害が生じやすい｡また鉄やマンガンの酸化物に吸着されていた元素は土壌が還元化する

とここに吸着していた金属類が溶出する｡還元土壌では硫酸塩は硫化物イオンに還元され

るが､硫化物の溶解度が低いカ.ドミウムなどは還元土壌中で硫化カドミウムを生成しイネ

による吸収を大幅に低下させる｡

この反対にセレン､クロムでは､セレン酸およびクロム酸が高いEh領域で安定となるの

で植生害が大きくなる｡

C.有機物の施用　非水溶性の有機物はその陽イオン交換能により金属元素を吸着し溶解

性を低下させる｡有機物との親和力は元素によって異なり､銅は強く有機物と結合し土壌

溶液中でもほとんどが有機複合体となっている(銅欠乏は泥炭､黒泥土などで起こり､ま

た銅過剰の対策として有機物の施用が有力である)｡ニッケル､カドミウム､亜鉛､鉛､コ

バルトも土壌溶液中では10-70%が有機複合体となっている｡

d.元素間の相互作用　土壌中で交換態や有機複合体の形成の際に､括抗あるいは対イオ

ンによる塩の溶解度の変化などにより元素間の相互作用がみられる｡モリブデンと銅､硫

黄とセレン､ケイ素とゲルマニウム､カドミウムと亜鉛などではこのような関係が知られ

ている｡ただし､カドミウムと亜鉛との間には吸着基の競合の結果として可給態カドミウ

ムが増加することも知られており､結果として吸収低下と増加の両方の現象が観察されて

いる｡カドミウムの場合には鉄･マンガンの施用で玄米中のカドミウム含量が低下するこ

とも認められている｡

リン酸によるヒ素吸着の抑制も報告されているが実際は複雑であり､普遍的な現象とは

いえない(久保井､ 2002)c

5)可給態形態の変化

一般に水溶態が植物吸収の大小の指標と考えられているが､実際には吸収量との間の単

相関は必ずしも高いものではない｡実際には水溶態も交換態､無機吸着態､有機吸着態と

平衡関係にあり､これらを含めた重相関の寄与率が高いとの指摘もある(久保井､ 2002)c

また過剰に対する対東を考える場合には可給態形態を積極的に不可給態形態に変えること

が重要である｡この不可給化には､時間の経過(土壌に負荷があっても徐々に安定な形態

に変化し吸収が低下)､水管理(上記のカドミウムなどの場合､ Ehの低下により難溶性の

硫化物を生成し吸収が低下)､資材の投与(石灰の施用は土壌pHを上げ､また有機物の施

用は吸着の増加などにより金属元素の吸収を低下)､植物の影響(根からの分泌物の影響に

より吸収量が変化)などが考えられる｡

植物による吸収を利用して汚染物質を吸収･除去できれば､汚染した環境の修復(ファ

イトリメディェ-ション)となる可能性があり注目される(長谷川､ 2002､ 2004)c
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1. 4　土壌一植物系における動態

植物中における微量元素含量は植物によって異なっている｡多数の微量元素の植物体

内･部位の含量についてはChapman (1964)が大部の著書に収録している｡わが国での測

定値については藤井が申りまとめた謄写版印刷資料がある(農林水産技術会議事務局.A

1977:藤井､ 1977),この復刻版はインターネットで入手することができる(農業環境技術

研究所イイベントリーセンタ｢､ 2006)c

同一土壌で生育した植物であっても､微量元革含量は表1.4.1に示したように大きな変動

がある(西村･高橋､ 1981)｡

表1.4.1植物群ごとの平均微量元素含卓(mg kg-1乾物当たり､灰分はg kg-1)

灰分 A l l C d q r C u F e M n N i Zn

辞苔植物 159.0 14 200 2.13 6.13 64.2 60 20 225 9.85 65 1

(92.6) 17900) 1.70 ) 1.70 (23.8) (699 (120) (9.26) 209)

羊歯植 物 97.4 1690 0.42 0.99 14.3 543 20 5 7.24 157

(63.1) (1380) (0.34) 0.87) 10.1) (40 2) (160 ) (4.96 ) (92 .9)

裸 子植 物 66.4 17 1 0.20 0.51 7.24 68 1 322 4.44 74◆1

(28.3) 200) 0.ll) 0.29) 4.12) (42 7 15 1 (3.99) (10 3)

被 子植物 104.0 888 0.26 1.10 13.0 394 203 2.85 76.5

(4 1.6) ((10 40 (0.34 2.67) (32 .3) (339 (229) (2 .78) 87.2)

双子棄綱 105.0 1077 0.20 1.3 2 16.6 456 195 3.05 66.8

42.5) 1242) 0.16) (3.2 5) (40 .1 (394) 223 (3 .02) (55.6 )

単子葉綱 101.0 58 3 0.35 0.76 6.53 295 216 2.53 92.2

40.4 426) 0.50 (1.28 (3.6 5) 190 2 40 (2.33) 12 1)

全 体 103 ◆0 1170 0.30 1.16 13.7 499 20 2 3.36 9 1.5

44.5 (26 10) 0.43 (2.59) (■81.1) (80 5) (22 1) (3.45 117

西村･高橋(1981) :日本土壌肥料学会(1987)より作成.

世界的規模で行われた土壌(3800地点)およびそこで生育する植物〔コムギ(分げっ中

期)およびトウモロコシ地上部(5- 6葉期)〕のB, Cu, Fe, Mn, Mo, Zn(Sillanpaa, 1982)､

Cd, Pb, Co, Se (Sillanpaa and Jansson, 1992)含量がまとめられている｡ _(ただしこの調

査には日本､合衆国､イギリス､フランス､ドイツなどは含まれていない,) Cd.Pb.Co.Se

については表1.4.2に示した｡
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表1.4.2農作物中のCd,Pb,CoおよびSeの濃度(Cd,Pb,Coはmg kg" ､SeはHg kg l､乾物中)

作物 部位

カドミウム C d 鉛 P b コバルトC o ■セレン S e

漬度 古 濃度 ∫ 濃度 ∫ 濃度 ∫

春コムギ 子実 0 . 0 8 9 0 . 0 6 4 0. 0 6 0 . 0 2 2 0 . 0 3 3 0 . 0 4 2 4 . 7 0 . 8

ワラ 0 . 2 5 8 0 . 1 7 4 0 . 6 7 0 . 3 7 0 . 0 4 9 0 . 0 5 1 6 . 1 2 . 3

秋コムギ 子実 0 . 0 5 8 0 . 0 1 7 0 . 0 7 0 . 0 3 0 . 0 4 1 0 . 0 4

ワラ 0.25 3 0.153 0 . 4 6 0 . 2 2 0 . 0 5 6 0 . 0 6 3

オムギ 子実 0 . 0 3 2 0 . 0 2 4 0 . 1 0 0 . 0 6 0 . 0 2 1 0 . 0 1 6 4 . 8 0 . 9

ワラ 0 . 5 3 0 . 2 2 0 . 0 5 4 0 . 0 4 6

チモシー 一番草 0 . 0 3 4 0 . 0 1 5 0 . 4 0 0 . 2 8 0 . 0 6 8 0 . 0 8 9 6 . 5 2 . 8

二香草 0 . 0 4 0 0 . 0 1 9 0 . 6 4 0 . 4 2 0.110 0.120 8 . 5 3 . 5

赤クローバー 乾草 0 . 0 8 3 0 . 0 8 4 0 . 6 3 0 . 2 5 0 . 5 3 0 . 8 1 6 . 0 3 . 1

新鮮草 0 . 1 0 8 0 . 0 9 5 1.13 1.04 0 . 5 5 1 . 0 2 9 . 3 4 . 3

シュガービート 根 0 . 2 0 3 0 . 0 8 3 0 . 1 4 0 . 0 8 0 . 1 0 0 . 0 8

弛上部 0 . 6 8 7 0 . 2 8 1 1 . 2 5 0 . 9 8 0 . 2 4 0 . 1 6

赤ビート 板 0 . 3 3 7 0 . 1 2 4 0 . 0 9 0 . 0 6 0 . 2 7 0 . 2 7 5 . 0 0 . 8

ニンジン 根 ■ 0 . 4 3 1 0 . 1 4 5 0 . 2 5 0 . 3 8 0◆12 0.19 7 . 8 2 . 1

ジャガイモ 塊茎 0 . 0 5 0 . 0 3 0 . 0 9 0 . l l

タマネギ 球部 0 . 2 1 7 0 . 0 9 0 0 . 2 1 0 . 1 7 0.10 0.10 6 . 9 1 . 4

∫ =標準偏差.

Sillanpaa and Jansson (1992)より一部を抜粋.

根から吸収された金属成分などは根を横断して中心柱に至り､中心柱中のある導管に送り込ま

れ､蒸散流とともに地上部に移動する｡またいったん菓身などに集積した元素が節管を経て他の

部位(例えば子実)に再配分される｡これらの元素移動の各段階において金属元素間に差異が認

められており､存在形態も異なっている｡例えば導管中でニッケルは有機物と錯イオンまたはキレ

ートとして移動している｡飾管中では亜鉛は比較的低分子の有機複合体となっているが､マンガン

は遊離のイオンとなっていることが多いなど形態の差がある｡このような形態の差が移動の難易に

影響し､いったん集積した部位から再分配の難易､部位による取り込みの選択などに関連している

可能性がある(日本土壌肥料学会､ 1987)｡

金属元素の違いと植物地上部における吸収性は表1.4.3のように概括される｡この表に示した

土壌一植物間移行係数(soil-plant transfer coefficient)は､植物地上部の元素濃度を生育土

壌中の元素濃度で割った値であり､この数字が大きいものは比較的吸収されやすい元素といえる

(Alloway, 1995b)｡なおこの土壌一植物間移行係数に類似した概念として､ Bowen (1979)は

土壌溶液中の濃度を分母として濃度因子(concentration factor)と称したoこの例を表1.4.4に

14



示す(Bowen, 1979)｡

表1.4.3　土壌一植物間移行係数

Alloway (1995b).
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表1.4.4緑葉キヤペソの濃度比(植物体中濃度/土壌溶液)

元　素　　　　　植物体中濃度　　　土壌溶液濃度　　　　濃度比

mgkg一　　　　　mg kg~l

10200

850

1.2

30

6170

400

3.7

10800

620

1120

4000

8.2

750　　　　　　　14

29　　　　　　　　29

0.04　　　　　　　30

0.25　　　　　　120

5.4　　　　　　1140

22　　　　　　　　18

0.072　　　　　　　51

215　　　　　　　50

39　　　　　　　16

0.7　　　　　　　16

205　　　　　　　20

0.2　　　　　　　　41

*ケール(Brassica oleracea).

Bowen, 1979.

植物の必須元素は当然植物体内でそれぞれの機能を働かせている｡現在のところすべて

の植物が必要とする元素は17種と考えられているが､植物によっては必須元素が異なり､

他の植物にとっては必要でない元素でも特異的に必要な場合がある｡植物にとって必須な

機能については元素ごとに表1.4.5のようにまとめられる(Kabata-Pendias, 2001)｡
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表1.4.5微量元素の植物にとって必須な機能の形態と役割

元 素 形 態
■改 善する役割

▲ -
細胞内のコロイド的性 質の調 節 ､脱水 酵素や酸化酔素 の活性 化に関与

S 藻類のリン脂 質 藻類 ●カビ類の炭水化物代謝

リングルコン酸 炭 水化物の代謝 ●移動 ､ フラボノイド合成 ､ 核酸の合成

∫ 藻類のプロモフェロール -

C b

C u

コバマイド補 酵素

種々の酸化酵素､ ブラストシアニン､

共生的窒素固定 (非根粒 着生植物 にお いてもか) ､ 葉緑素やタンパク質の

価数 変化 の刺激 (? )

酸化 ､ 光合成 ､ タンパク質 ●炭 水化物の代謝､ 共生 的窒素固 定に関連す る

セニロプラスミン 可能性 ､ 原子価の変化 ､ 細胞壁の代謝

数種の植 物でフルオロ酢酸 クエン酸の転換

e ヘモプロテインおよび非へム鉄タンパ ク質､

脱 水索辞素､ フェロドキシン

チロシンおよびその誘導体 (被子植物 ●藻類)

光合 成､ 窒素 固定､ 原子価数 の変化

1 -
塩類集 積植 物の代謝

n 多くの酵素系 集線 休における酸 素の光 産出､ 間接 的に硝 酸還 元に関与

0

I

硝酸還元酵素 ､ ニトロゲナーゼ ､ 酸化酵 素⊥

モリブドフエレドキシン

クレアーゼ (ナクマメなど)

窒素 固定､ 硝酸還 元､ 原子価 数の変化

ヒドログナーゼ､ 窒 素の転 流にも関係か

b - ある植物では K と同様な役割

S e

S i

グリシン還元辞素 (クロストリジウム細胞)､

システイン●メチオニンと結合

構造構成物質

ある植物では S を置換

S r -
ある植物では C a と同様な役 割

1 - 光合 成､ 窒素 固定に関連 か

ポルフィリン､ヘ モポル フィリン 脂 質の代謝 ､ 緑藻類の光合成 ､ 窒素 国定 にも関連か

Z n アンヒドラーゼ､ 脱水素酵 素､ タンパク分解辞素 ､

ペ プチダーゼ

炭 水化物 ●核酸 ●脂質の代謝

Kabata･Pendias, 200 1.

一方､元素によっては過剰になると種々の障害を起すが､そのような障害が発生する機

構は元素によって様々であり､次のようにまとめられる(Kabata-Pendias,2001)t

l.細胞膜の透過性の変化一一rAg,Au, Br, Cd, Cu, F, Hg, I, Pb, UO2

2.チオール基と反応　-Ag,Hg,Pb

3.必須代謝物との競合　-As,Sb,Se,Te,W,F
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4. ADPまたはATPのリン酸基または活性基との反応性　-Al,Be,Sc,Y,Zr,ランク

ニド族､および(可能性として)すべての重金属

5･必須イオン(主要陽イオン)の置換　-Cs,Li,Rb,Se,Sr

6･必須グループ(リン酸･硝酸など)結合基の占拠-ヒ酸､フッ素酸､ホウ酸､臭

素酸､セレン酸､テルル酸､タングステン酸

7･いくつかの代謝変換を伴う光合成装置の損傷-多くの微量元素

このように作用の仕方は異なるが､種々の隼物に対する金属元素の毒性の強さについて

は表1.4.6のように総括される(日本土壌肥料学会､ 1991)｡

表1･4･6金属元素の各種生物に対する毒性の大きさの順位

*　元素濃度はmolL ､他は重量濃度.

日本土壌肥料学会(1991).

水稲に対する重金属の害は､図1.4.1のように､水耕法ではCu>Ni>Co>Zn>Mn､ま

た同族(Ⅱ B族)間ではHg>Cd>Znであり､そめ順位は金属の電気陰性度または錯結合

の安定度の順位と-､致した(茅野､ 1970 : Chino, 1981a)eここで濃度は重量濃度で比較し

ているが､モル濃度で比較しても傾向は同様であった｡ただし土壌中では土壌成分との反

応などにより障害の現れ方は水耕法の場合とかなり違う様相となる｡
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図1.4.1水耕栽培したイネ玄米収量に及ぼす重金属の影響(茅野､ 1970:Chino, 1981a).

重金属類の過剰の際には植物は鉄の吸収が抑制され､そのために鉄欠乏となり障害が発

生する(茅野･三井､ 1967a)｡水稲ではこの鉄吸収に対する影響はCu,Co,Ni>Zn>Mnで

あり､キレート結合安定度の順と同じであった｡水稲の生育阻害は上記のとおりであり､

この両方の影響が総合されて実際の鉄誘導クロロシスが発現する(茅野･三井､ 1967b),

水稲におけるカドミウム､コバルト､亜鉛､マンガン､銅､ニッケルなどの重金属の吸

収と移行についてはChino (1981b)の総説がある｡

水稲以外の作物での重金属類の障害発生とその植物での濃度については多くの研究があ

り､前記のデータ集録でみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､

2006)<　ここでは農林水産省東京肥飼料検査所が農業試験場･大学と協力して行った生育障

害に関する研究(永井､ 1973a, 1973b)のうち､コカブに対する試験の総括を表1.4.7に挙

げる｡なお農林水産省東京肥飼料検査所における調査についてはこのほかに菓面散布用肥

料(福島ら､ 1963)､ヒ素の過剰(永井､ 1979a,1979b :永井･松村､ 1979,1980)､水銀､

ヒ素､鉛の生育障害などに関する試験(島上･井沢､ 1975)などがある｡

表1.4.7コカブにおける重金属障書発現時の重金属施用濃度およびコカプ中の重金属濃度(乾物当たり)

元素

20 % 減収時の施用量および植物 体内濃度 収 量半減時の施用量および植 物体 中濃 度

施用量 (m g 鉢■1) 体 内濃度 (m g kg t l) 施用 量 (m g 鉢■1) 体内濃度 (m e kg 一1)

薬の障事発現 根の障害発現 菓 部 根部 根部で半減 根 部で半減 集部 根 部

C u 2 00 -9 00 2 00 ー9 00 2 0 -60 10 -35 30 0 120 0 ? 30 0 12 00 ? 3 5-65 2 0 -3 5

Z n 200 -700 100 -700 100 0 -3 000 6 00 -2 00 0 250 -90 0 ? 2 50 -8 00 1100 ー350 0 ? 90 0 -2 500

o 200 0 < 10 0 <

N i 6 0 13 0 9 0 13 0 15 -120 60 一90 9 0 -2 10 120 15 0 3 0 -2 10 10 0 <

1 150 < 19 0 < 30 < 4 5 < 2 30 < 25 0 < 30 < 40 <

C d 6 0 < 70 -2 00 6 0 1 10 30 -40 70 < 8 0 < 140 < 4 0 <

C r 70 0 -2 00 0 2 00 < 4 -5 3 12 2 00 0 < 10 00 < G < 4 <

永井(1973a).
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金属元素類がどの程度作物に吸収されるかは土壌中での収支を推定するうえで重要である｡吸

収量(外部から添加された場合には回収量)は金属の種類､土壌中での形態変化､作物の感受

性または耐性がからみ複雑である｡また肥料との関連では粒状肥料中での形態変化､土壌中での

局在(粒状肥料と粉状肥料で異なる)の問題もある｡土壌から植物に吸収されにくいチタン､あるい

は根から地上部-の移行が少ない銅､水銀､鉛､クロム(Ⅲ)などでは地上部-の回収は少ない｡

可視的な過剰害が現われやすい元素(亜鉛､マンガンなど)の場合には､生育が阻害されると

乾物生産量が低下するため元素の濃度としては高くなっても吸収量(-乾物量×濃度)は頭打

ちとなり､吸収量には限界がある｡極端な場合には､枯死して吸収量はゼロとなる｡

植物のL生育にあまり影響がなく吸収量が高くなる元素にはカドミウム､モリブデン､セレンなどが

ある｡それらのうちカドミウムの吸収量については表1.4.8に1例を挙げる｡この表は水稲またはコ

ムギに対してカドミウムの形態を変えて添加したポット試験(後記､表2.3.5を参照)から､もっとも植

物体濃度が高かった酸化カドミウム(CdO)添加区を抜き出したム添加カドミウムの回収率は水稲

で16.5-13.0%､コムギで6.92-4.27%(Cd添加量10または20mg鉢~1)であった(三幣･福

島､1972)t

表1.4.8カドミウムの水稲およびコムギによる回収率

形 態

療 加 量

m g

収 量 (g ) C d 含■量 (m e k g 一1) C d 吸 収 量 (m g 鉢 ー1)

わ ら 手 実 そ の 他 * わ ら 子 実 その 他 * わ ら 子 実 そ の他 * 合 計

水 稲

対 照 無 添 加 0 8 6 .5 5 5 .6 1 2 .0 1.3 0 .1 0 .8 0. 1 1 2 0 .0 0 6 0 .0 0 9 0 .12 7

C d 0 1 0 8 0 .3 4 9 .7 1 0 一1 2 0 ◆ 1 .9 ー9 1 . G 5 4 0 . 0 9 4 0 . 0 2 9 1. 7 7 7

C d 0 2 0 7 5 ◆7 5 0 .0 10 .4 3 4 .2 1 .9 3 .4 2 .5 8 9 0 .0 9 5 0 .0 3 5 2 .7 1 9

コムギ

対 照 無 添 加 0 6 8 ◆6 4 8 .6 1 .6 2 . 8 0 . 7 0 .1 9 2 0 .0 3 4 ー 0 ー2 2 6

C d 0 1 0 6 6 . 7 4 7 . 9 0 . 7 1 0 .1 5 .1 0 .6 7 4 0 ◆2 4 4 0 一9 1 8

C d 0 2 0 5 5 . 6 3 8 . 8 1 . 0 1 5 .6 5 .5 0 .8 6 7 0 .2 1 3 1 .0 8

添加量(Cd mg)､収量､ Cd吸収量は鉢当たり.収量等のその他は水稲ではもみがら､コムギはしいな･

荒川沖積土15 kgポットーl(1/2000a).

三幣･福島(1972).

金属類を集積する特性をもつ植物が知られているが､高濃度に吸収しても乾物生産量が多くな

らない場合には環境修復効果は大きくはない｡高濃度に金属を集積し､なおかつ乾物生産が多い

植物を選ぶ､あるいはそのような特性をもつ植物を遺伝子組み換えなどを利用して創生することが

ファイトリメディェ-ションの狙いとなっている(長谷川､ 2002:長谷川､ 2004)｡

微量元素全般についての要素間の相互作用についてはOlsen (1972)のレビューが参考に
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なる｡･ヒ素､セレン､カドミウム､水銀､鉛などの土壌から食品までの動態については､

McLaughlin et al. (1999)の総説がある｡それぞれ各論中で議論するo

1. 5　食品中の含量

わが国の食品中の含量については､ニッケル､クロム､マンガン(日本土壌肥料学会､

1987)､モリブデン､セレン､ホウ素(同､ 1988)､亜鉛､鉛(同､ 1989)の自然賦存量と

クライテリアが総括されている｡また鈴木･田主(1993)は､ Al,As, B, Ba, Be,Bi, Cd, Co, Cr,

Cu, Ga, Ge, Li, Mg, Mn, Mo, Ni, Pb, Sb, Sc, Se, Si, Sn, Sr, Ti, Tl, V,およびZnの28元素

について､穀類､いも･でん粉､砂糖･甘味類､菓子類､種実類､マメ類､魚介類､獣鳥

鯨肉類､卵類､乳類､野菜類､果実類､きのこ類､藻類､･し好飲料､調味料･香辛料､調

理加工品の18類に分けて含量を一覧表として報告しているoただしこの表にはHgの測定

値がなく､またたとえばCdについて玄米､ダイズ子実などがほとんどすべて0 〃g/100g

と表示されており､最近の測定値と合わないようにみえる点があり留意が必要である｡

表1.5.1イギリスの章食事調査における微量元素の測定結果(^g kg~1`新鮮物当たり)

食品群 Al As Cd Cr Cu Pb M n H g Ni Se Sn Zn

パン 2 8 0 0 1 5 0 3 1 0 1 4 0 0 6 4 0 0 0 . 5 - 0 . 6 5 3 6 0 8 2 0 0

姦物類 1 9 0 0 0 2 1 1 4 6 0 1 7 0 0 1 3 6 3 0 0 0 . 3 ー1 一2 1 2 0 ー1 . 2 3 0 7 3 0 0

肉 2 4 0 1 2 5 2 1 6 0 0 】 3 0 0 . 9 ー 1 0 1 0 0 5 5 0 0

麻物 250 20 41 37 4000 35 2900 22 460 4600

肉製品 2 3 0 0 1 0 8 4 1 6 0 0 1 5 0 0 0 . 8 - 0 . 9 6 6 1 0 0 1 3 0 2 6 0 0

鶏肉 1 6 0 4 3 8 3 1 3 0 0 1 7 0 0 . 5 - 0 . 6 2 1 2 0 0 1 7 0 0

魚肉 2800 3400 13 110 1100 14- 15 1100 71 65 320 28 8300

油脂類 980 16 1-2 100- 110 110 3- 4 30 丁 26- 27 1ー11 4- 3800

鶏卵 3 0 2 - 3 0 . 1 - 0 . 3 4 1 4 9 0 0 . 1 - 0 . 4 2 8 0 0 . 1 - 0 . 3 7 1 4 0 0 . 2 - 0 . 5 1 1 0 0 0

砂糖■砂糖漬け 4 1 0 0 1 4 1 1 7 9 2 8 0 0 1 4 2 5 0 0 0 . 2 ー0 . 3 4 9 0 6 - 7 5 5 8 1 0 0

緑野莱 1 1 0 0 1 4 8 8 0 1 1 2 3 0 0 0 . 1 - 0 . 2 8 3 0 . 9 3 5 0 0

ジャガイモ 1 1 0 0 2 5 6 3 1 1 0 0 1 7 0 0 0 - 0 . 3 7 5 ー 3 2 0 0

その他の野菜 1 5 0 0 1 6 9 6 0 1 1 1 3 0 0 0 ◆ 1 - 0 . 2 4 4 1 5 2 4 0 0

缶詰野菜 910 2 5 30 1200 4 1800 0- 0.1 310 12 25000 3800

果実(新鮮) 300 1200 3200- 32 0- 1 12 870

果実製品 1100 25 640 10 4200 0.1 64 0- 1 1100 710

飲物 1400 0.15- 0.19 100 2200 0- 0.1 27 0- 1 230

牛乳 ー2 0 0 . 0 7 ー0 . 1 6 0 3 0 0 - 0 . 1 0 . 8 1 2 0 . 8 - 0 . 9 4 8 0 0

乳製品 5 5 0 1 - 2 2 6 5 2 0 ー 2 2 0 0 - 0 . 5 4 1 1 9 一 2 1 3 4 1 1 0 0 0

ナッツ類 5 7 0 0 2 9 6 0 7 7 1 2 0 0 0 1 2 2 6 0 0 0 0 . 2 一1 . 1 2 9 0 0 3 7 0 2 2 3 9 0 0 0

2000年全食事調査(FSIS, 2004).
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イギリスにおける全食事中のAl,As,Cd,Cr, Cu,Hg,Mn,Ni,Pb,Se,Sb,およびZnにつ

いての調査はインターネットでみることができ､表1.5.1に示した〔FSIS (Food Survey

Information Sheets), 2004] <

わが国の食品中のカドミウムについては広範な調査が行われており､インターネットで

調査結果をみることができる(農林水産省､ 2005)｡

1. 6　人間･動物に対する影響

微量元素のヒトに対する影響については､表1.6.1のように概括される(Schroeder, 1965)ォまた

主要な欠乏症および過剰症については表1.6.2に示した(田中､ 1995),動物栄養との関連につ

いてはScott (1972)の総説などが参考になる｡

人間･動物に対する害作用については公衆衛生の方面で広範な調査が集積している｡

Environやental Health Criteria 〔 IPCS (International Programmme on Chemical

Safety)〕には元素ごと(一部は化合物について)の膨大な総説があり､そのごく一部ではあるが日

本語版もある(ただし要約のみ､国立医薬品食品衛生研究所､ 2004)ォまた化学物質ファクトシート

にも毒性について総括されている〔ファクトシートは環境省環境保健部環境安全課(2005)から無

料配布され､またインターネットでもみることができる〕 0

発ガン性における微量金属の役割については及川･川西(1995)の総説があり､クロム(Ⅵ)､ニ

ッケル､ヒ素､ベリリウム､カドミウム､鉛､コバルト､鉄錯体について発ガン性を評価し､バナジウム､

亜鉛､マンガン､チタン､銅については今後の研究の進展が必要としている｡
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表1.6.1微量元素の人体における存在量と影響の一覧

元素 人体内存在量 日摂 取量 加齢 による 慢性 病●1 兆候､ または

nig k g m g′70 k g (〟g ) 1蓄積性 影響 部位 ●2

A s < 1.4 < 100 3,5 00 なし Ⅱ､Ⅲ 外皮

A l 1●4 100 3 6,40 0 節 (大気) Ⅱ､Ⅲ ■

B <0 .0 00 01 4 <0 .01 10 ,0 0 0 なし ウ

B a 0.23 16 一16 ,0 00 骨 Ⅱ 骨 ?

B e ウ ? Ⅲ 肉腫

B r 存在 存在 7 ,50 0 なし ?

C d 0.43 3 0 2 5 ジン淋 Ⅲ 高血圧

C 0 < 1.4 ± 3 75 なし Ⅰ､ Ⅱ 血液

C r <0 .09 < 6 60 肺 (大気) Ⅰ､ Ⅱ 糖､脂 質

C u 1■4 10 0 2 ,00 0 なし Ⅰ､ Ⅱ 貯蔵器官 ､

肝軌 脳 ､血 液

F 存在 存在 1,00 0 骨 Ⅱ､ Ⅲ 骨

F e 57 4 100 15 ,00 0 肺 (大気) Ⅰ､ Ⅱ 血液 ､貯蔵器官

G e ? ? ウ

H g 存在 存在 5 ジン麻 ? ?

Ⅰ 0.43 3 0 150 なし Ⅰ 甲状腺

M n 0 ■3 2 0 5 ,00 0 なし Ⅰ､ Ⅱ 脳､ ほか

M 0 <0 .07 5 1,00 0 なし Ⅰ プリン体

N i < 0.14 < 10 4 ,50 0 なし Ⅰ､ Ⅱ 色素 ､ ?

P b 1●1 8 0 2 6 0 さまざま Ⅲ 脂質 ､脳

Se 存在 存在 ? なし Ⅰ 筋肉

S i 存在 存在 3 ,50 0 肺 (大気) Ⅱ 外皮

S n 0.43 3 0 4 ,00 0 さまざま Ⅲ 凝固性 ?

S r 0.00 02 0.14 2 ,0 00 骨 Ⅰ､ Ⅱ 骨

T i <0 .21 < 15 30 0 柿 (大気) Ⅲ､Ⅲ 色素 ?

Ⅴ 0●3 2 0 2 ,0 00 肺 (大気) I 脂質

Z n 33 2 30 0 12,0 0 0 なし Ⅰ､ Ⅱ 皮膚 ､その他

�"1 I -必須元素で欠乏症が発生; Ⅱ -必須元素であるが過剰症が発生;

Ⅲ -ホメオスタシスが働かず加齢ととともに伴内で蓄積.

●2この研究当時の知見であり､その後の研究は含まない.

Schroeder (1965).
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表1.6.2微量元素の生体内機能,欠乏症および過剰症

元 素 ー■ 機 能 欠 乏 症 過 剰 症

A S 亜鉛代謝 ■ 生育 阻害 ､生殖能低 下 原形 質毒､発ガン

C d イタイイタイ病 ､

ジン臓 障事､ 高血圧

C 0■ ビタミン B 12 , 造血 悪性貧血 ､メチルマロン酸尿 心疾 患､聴覚異 常

C r 糖代謝 ､脂質代謝 ､タン 耐糖性低 下､成長 ●生殖 クロム中毒 (鼻 中隔穿孔) ､

バク質代謝 機 能低下 ､動脈硬化､ 接触性皮膚 炎､

寿命 短縮 肺 ●上気道ガン

C u 辞素の運搬 ､酸化還元 ､ 貧血 ､心不全､血 管壁 発熱 ､舌苔の青色化 ､

電子伝達 ､酸素添加 の弾 力性 消失◆､

メンキースちぢれ毛症

ウイルソン病､

F 骨 格形成 ､歯 虫歯､貧血 ､骨多孔症 斑状薗

H g 水俣病 ､神経系の障 害

Ⅰ 甲状腺機能 甲状腺鹿 ､甲状腺機能 甲状腺鹿 ､ヨウ素 中毒

M n 酵 素活性 ､脂質代謝 生殖 機能低 下､中枢 神経障害 ､ 鉄と括抗､ 中枢神経障害 ､

骨発 育不全､ビタミン K 作用障垂 甲状腺肥大 (ゴイクー)

M 0 キサンチンオキシダーゼ 生 育障害､繁殖 能低 下､ モリブデン中毒

の活性 ､尿酸代謝 銅と括抗

N i R N A の安定化 ､鉄吸 収､ 生殖 障害､肝 ●ジン臓機 能障害 ､ 発ガン

クレアーゼの活性 肝 ●ジン巌機能低 下､コレステ

ロール低 下､ヘモグロビン低 下

P b 鉄代 謝､造血 貧血 ､成長阻育 鉛 中毒

S e 抗酸化 活性 ､グルタチオン 心筋症 ､克山病 ､肺 ●砂嚢筋障害 セレン中毒 ■

Ⅴ T P テ⊥ゼの阻 害､コレステローJY

代謝 ､糖代謝

生育阻 害､生殖機能低 下

Z n 酵素の補因子 ､細胞分裂 ､ 煩小発 育症 ､皮膚炎 ､性機 能障害､ 発熱 ､肺 疾患

核 酸代謝 脱 毛症､味 覚障害

田中(1995). Cd､Hg.Moの過剰症につき一部加筆,
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1. 7　肥料中における存在量と動態

1)肥料からの供給の可能性

窒素肥料の主要原料であるアンモニアは､その合成のと..きに触媒毒となる物質を除くた

めに合成ガスを精製する必要がありきわめて純度が高い(肥料として必要な水準以上に)0

尿素はアンモニア合成時に副産される二酸化炭素とアンモニアを反応させるためやはり純

度は高い(工業化された初期には装置の腐食により鉄などが含まれることがあったが現在

は少ない)｡硝酸アンモニウムも同様に不純物は少ない｡塩化アンモニウムは､原料の塩化

ナトリウム(岩塩)が生成過程で分別晶出し､さらに塩化アンモニウムの製造過程でも分別さ

れるので有害成分が混入する可能性は低い｡

肥料原料として硫酸は重要であり､硫酸アンモニウム､過リン酸石灰､リン酸アンモニ

ウム〔リン酸-アンモニウム(MAP) ,リン酸二アンモニウム(DAP)など〕､変成法によ

る硫酸カリウム(鉱石で掘り出される硫酸カリウムマグネシウムなどから作るものは同じ

硫酸塩であっても化学合成された硫酸を使っていない)など多くの肥料の製造に使われる｡

硫酸は昔の硝酸法(鉛室法など)で製造した場合にはヒ素が含まれ植物の生育害がみられ

ることがあった｡そのため硫酸塩を含む肥料にはすべてヒ素の最大量が公定規格で設定さ

れたが､硫酸の製造技術が変わって現在は接触法で作られており､硝酸法は使われなくな

っており､現在の硫酸にはヒ素はほとんど含まれてない｡ヒ素の問題については2.1で詳し

く述べる｡

カリウム肥料は､原料と.なる鉱石が生成過程で分別結晶を経ているので金属元素の含量

は一般に低く､肥料中でも問題となることはない｡

したがって肥料中の有害元素の含量が問題となるのはリン鉱石､鉱さい類､下水汚泥を

含む有機性資材に限られる｡ただし廃棄物を利用した場合には､その発生源の特性が影響

することがある｡

2)リン鉱石中の存在量

日本で使われていたリン鉱石の微量元素含量は表1.7.1に示した｡

リン鉱石は生成起源によって堆積岩質と火成岩質の鉱石に大別される｡表1.7.2に示した

ように､火成岩質リン鉱石(apatite)に比較して堆積岩質リン灰土(phosphorite)で特に

多い元素はカドミウムでは堆積岩/火成岩の比は141鹿であり､クロムも5倍近い.一方､火

成岩質で多いのはヒ素であり堆積岩質の9倍であった(Van Kauwenbergh, 1997､ 2001)t

堆積岩では頁岩､火成岩ではカコウ岩および玄武岩を基準としてそれらの中の微量元素含

量と比較すると､堆積岩質ではカドミウムがリン灰土で高く(富化係数69)､ついでウラン

が高かった(富化係数30)｡火成岩質ではヒ素およびセレンが高く(富化係数67および76)､

ウランも高くなった(富化係数22)｡カドミウム､ウランがなぜリン鉱石で富化(または劣

化)するのかはわかっていない｡
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表1.7.1リン鉱石中の微量元素含量(mgkrl)

リン鉱石 Cd Co Cr Cu H g M n Se Zn P205(% )

フロリダ 68 4 0 9 8 1 4 0 . 1 1 1 9 4 6 . 4 7 8 2 9 . 6

フロリダ 77 1 0 6 5 7 9 1 5 0 . 1 2 1 8 0 4 . 5 1 4 8 3 4 . 2

モロッコ80 4 7 4 5 1 1 8 3 0 0 . 0 4 2 4 4 . 1 3 2 6 3 6 . 6

ヨルダン 72 4 5 7 9 1 6 0 . 0 3 1 5 3 . 4 2 5 2 3 2 . 8

サハラ 78 3 0 6 0 1 0 7 1 5 0 . 0 4 3 9 6 . 0 1 2 8 3 5 . 6

トーゴ 79 5 4 6 5 1 3 1 4 7 0 . 0 7 4 9 4 . 5 2 6 0 3 6 . 0

セネガル 82 7 7 6 5 1 3 8 5 3 0 . 1 8 1 5 1 3 . 0 4 4 0 3 7 . 5

ナウル 77 8 2 6 0 8 6 2 6 0 . 5 1 5 9 3 . 6 7 2 5 3 5 . 1

平 均 3 8 . 4 5 5 . 6 1 0 4 2 6 ◆9 0 . 1 4 8 8 . 9 4 . 4 2 9 5 3 0 . 3

越野･中島ら(1975-78).リン鉱石のうしろの数字はリン鉱石の品位(P206)含量を示す.

表1.7.2　堆積岩質リン灰土および火成岩質リン鉱石中の潜在的有害元素含量

元素

堆積岩質リン灰土 火成岩質リン鉱石

Altschuler (1980) Van K auw enbergh (2001) Van K auw enbergh (2001)

濃 度 富化係数 濃 度 富化係数 濃 度 富化係数

AS 23 1.8 1 3 . 2 2 . 0 1 2 1 . 4 6 7 . 4

C d 18 60 2 0 ◆6 8 . 7 1 . 5 7 . 5

C r 125 1.4 129.2 1.3 2 6 . 9 ( 3 . 7 )

H g 0 . 0 5 5 7 . 3 0 . 4 1 . 0 0 . 0 6 1 . 3

Pb 5 0 2 . 5 8 . 4 2 . 4 15 1.3

Se 4 . 6 7 . 7 4 . 8 8 . 0 3 . 8 7 6

U 1 2 0 3 2 . 4 9 6 . 1 3 0 . 0 5 9 . 8 2 2 . 1

Ⅴ 100 1.3 1 2 9 . 6 1 . 0 49.5 (2.7)

*濃度はmgkg '､富化係数はリン鉱石中の濃度を基準堆積岩(貢岩)､または

基準火成岩(カコウ岩および玄武岩)の濃度で割った値であり､リン鉱石のほうが少ない

場合(劣化係数)は括弧内で示した｡

Van Kauwenbergh (1997､ 2001)による.

微量元素の含量は生成源･産地によって大きな変動をする｡堆積岩質と火成岩質に分け

て国･鉱山ごとの含量を表1.7.3および表1.7.4に示した｡多くの人の報告によるもので分

析法､その水準なども影響しているとも考えられるが､同じ国､鉱山でもかなり大きな変
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動幅を示していることは自明である｡

堆積岩質リン鉱石でカドミウム含量が多いのは､アメリカ合衆国西部(アイダホwなど)

産およびナウルなどの太平洋島喚産である〔Swaine (1962)はクリスマス島､オーシャン

島産でも100mgkg-1前後のカドミウム含量を報告〕｡ナウル鉱石は､かつては相当日本に

も輸出されていたが､現在は産出量､輸出量とも減少している｡

表1.7.3堆積岩質リン鉱石中の微量元素含量(リン酸は%､Hgはygkg~1､他はmg kg ')

国 名 鉱山 P 20 5 A s C d C r H g P b S e U V

アルジェリア D jebelO n k 28.8 4.5 22.5 174 190 25 4 1

DiebelKouif 2 7 . 9 1 2 1 0 0
アンゴラ Cabinda 260

オーストラリア D uchess 28.8 14 4.2 35 75 10 84 63

中 国 不明 31.1 26 2.5 33 4990 1.5 23 80

K aiyang 35.9 <2 18 209 31

コロンビア M edia Luna 30.1

Sardinata 3 6 . 2 1 5 . 5

エジプト Abu Tartur 2 9 . 9 3 5 ◆ 2 5 7 7 1 9 8 0 5 9

H am raw en 2 2 . 2 2 6 1 5 1 7 4 8 5 1 1 0 3 0 3

Kosseir 2 8 . 3 4 0Safaga 31 120

インド M ussoorie 25 79 56 1670 25 26 117

Rajasthan 36.7 20

イスラエル Zin 31.1 10 30.8 200

不明 3 2 . 8 2 4 . 2 2 2 7 1 1 1 1 5 5

Arad 3 2 . 4 5 . 5 1 4 . 3 1 3 0 1 2 9 1 5 0 2 0 3

Oron 3 3 . 6 1 0 7 1 2 8 9 9 1 1 2

ヨルダン ElH asa 3 2 . 4 5 . 4 9 2 4 8 7 8 7 0

Ruseifa 30◆ 11 230 129 200

Shidyia 30.5 49 54 く <2 123 52

マリ Tilem si 2 8 . 8 1 1 2 3 2 9 2 0 1 2 3 5 2

マタイバ島 35◆6 9

モロッコ 不明 3 2 . 4 1 2 . 2 2 6 2 7 8 5 5 2 . 5 1 3 0 1 1 2

Bu Craa 35.1 38 75

Khouribga 3 2 . 6 1 3 . 4 1 5 . 1 2 0 0 8 5 6 1 0 8 8 1 0 6

Youssou丘a 31.2 ◆ 29.2 254 120 14 29 97 200
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ナウル 3 7 . 5 8 5 5 4
ニジェール ParcW 3 4 . 3 4 9 9 9 6 5
V̂ l'- Sechura 30.1 13.3 25 128 18 12 72 54
セネガル Taiba 3 5 . 9 1 7 . 4 8 7 1 4 0 2 7 0 6 7 5 2 4

シリア Ebneifiss 3 1 . 9 1 0 5 2 8 7 5 1 4 0
タンザニア Minjingu 2 8 . 6 1 6 4 0 3 9 0 4 2
トーゴ 3 6 . 7 1 0 5 8 1 0 1 3 6 4 9 4 6 0
チュニジア 2 9 . 3 4 . 5 4 0 1 4 4 4 4 2 7
合衆国 中フロリダ 3 1 . 9 1 1 . 3 9 . 1 6 0 1 9 9 1 7 1 4 1 1 0 8

北フロリダ 3 1 . 2 6 . 1 6 5 1 2 8 0 1 0 2
アイダホ 31ー 24 92 637 290 12 8 107 769
北カロライナ 2 9 . 9 1 1 二3 8 1 5 8 2 3 3 6 5 2 6

ベネズエラ Eicieto 2 9 . 9 3 3 6 0 < 2 5 1 3 2
堆積岩質リン鉱石の平均 3 1 . 2 1 3 . 2 ー2 0 . 8 1 2 9 3 7 5 9 6 1 3 0
Van Kauwenbergh (1997).

表1.7.4火成岩質リン鉱石中の微量元素含量(リン酸は%､Hgはpgkg '､他はmg kg ')

由名 鉱 山 P205 As Cd Cr Hg Pb Se U

ブラジル Araxa 3 7 1 7 . 5 2 . 5 3 0 1 1 0 2 2 1 8 2 7 2
Calalao 3 ウ. 4 1 5 < 2 3 7 3 8 2 9 < 2 2 2 0 3 5

ブルンジ Matongo 4 0 . 4 く2 く3 1 1 8 1 0 < 2 9 1 6 2

フィンランド Siilinjarvi 3 9 . 5 < 2 1 4 4 2 < 2 3 7
南アフリカ Phalaborwa 3 8 . 2 1 3 1 . 3 1 1 2 2

スリランカ Eppawala 3 6 . 4 2 7 2 . 2 1 0 0 2 5 2 1 2 2 9 2 8
スウェーデン Ⅹ山mna 3 7 . 2 7 4 4 1 5 0 1 0 1 5

Grangesburg 3 7 . 8 3 7 5 2 0 6 0 2 0 2 0 0
ウガンダ SukuluHills 3 8 . 6 1 1 4 4 3 6 2 9

ロシア Kola 3 5 . 9 1 0 1 . 2 3 3 2 8
ジンバブエ Dorowa 33.1 10 39 16

火成岩質リン鉱石の平均 3 7 . 4 1 2 1 1 . 5 2 7 6 2 1 5 6 0 5 0
Van Kauwenbergh (1997).

堆積岩質リン鉱石でカドミウムが少ないリン鉱石にはヨルダン(3-12 mg kg-1)産お

よび中国産がある｡これらは現在日本が輸入しているリン鉱石､あるいは高度化成の主力

となっている｡中国産リン鉱石の資料は限られており表1.7.3では堆積岩質リン鉱石とな
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っている｡しかし日本肥糧検定協会(私信)によるとカドミウム含量は1 mgkg-1以下､

ヒ素は30前後､結晶が硬い､炭酸塩を含まないなどめ特徴からは火成岩質リン鉱石と考え

るべきであろう｡ただすべての中国産リン鉱石がこのような組成なのかは今後の調査にま

つしかない｡

火成岩質リン鉱石のカドミウム含量は低く2 mg kg~1以下であるが､産地が限られ､生

産量も少ない(1999年の世界生産量トップ12国の生産量合計は1億2800万トンのうち､

火成岩質リン鉱石は1550万トン∴ 12%に過ぎない)｡火成岩なので結晶が硬く､リン酸製

造時の歩留まりが低いなどの欠点もある｡しかしながらヨーロッパでのカドミウム規制の

流れを受けて需要が高まっており､ロシアでは輸出価格の上昇が伝えられている｡後記の

ようにEUの中でフィンランドはカドミウムについて最も厳しい規制を提起しているが､

同国あるいは近隣にあるロシアのリン鉱石の組成から､このような規制が可能となってい

る｡

3)リン肥料生産時の挙動とその関与度

リン鉱石を電気炉で融解し単体リンとしこれからリン酸を製造することができる(栗

原･越野､ 1986)c　この製法ではきわめて純度の高いリン酸が得られ､カドミウムなどの微

量元素の混入量もほ■とんどない｡しかし電気エネルギーが高く肥料生産には経済的ではな

い｡ 〔最近､下水汚泥の焼却灰中のリン酸をカドミウムから分離して回収する方法として試

験された(中原､ 2002)〕｡

電気炉(平炉)を使う熔成リン肥､焼成法による焼成リン肥(あるいはこれを原料とす

る重焼リン)は特にカドミウムを除去する工程はないが､高温で還元的な雰囲気になると

カドミウムは挿散しやすくなるので製品中のカドミウム含量は低下する　Mishima et al.

(2005)が行った最近の測定では熔成リン肥8点の平均値は0.04 mg kg~1ときわめて低い

含量であった｡ただし農水省東京肥飼料検査所が行った調査では､昭和46, 47年産の熔成

リン肥30点の平均値は2.75(中央値1.6)mgkg-1であり､他のリン酸肥料に比較して低い

ことは確かであるが(越野ら､ 1976b)､ Mishimaetal.(2005)の報告のように低くはなか

った｡最近のデータは中国産のリン鉱石を原料としたか､あるいは中国産の熔成リン肥を

対象とした結果とも考えられる｡重焼リン4点のカドミ･ウム含量の平均値は5.30mgkg-

であり(Mishimaetal.,2005)､熔成リン肥ほどカドミウム含量は低くない｡焼成リン肥製

造時の焼成温度(1300-1500℃)が熔成リン肥の製造時の融解温度(1350-1500℃)より

低いq)か､原料リン鉱石の違いなのかは不明である｡

最近､公定規格が設定された熔成汚泥灰複合肥料は下水汚泥の焼却灰からのリン酸の回

収を目的としたもの(定塚､ 2002)であり､工程中でやはり還元的条件で高温処理をして

いるため､声ドミウムが除去されたと考える〔カドミウムの収支では約50%が行方不明と

なっている(定塚､ 2002)〕｡

いずれにしても､このような高熱処理で製造する肥料の場合には製造中のカドミウムの

損失とその回収に留意すべきである｡
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リン鉱石を硫酸(リン酸､硝酸)などで酸分解する湿式法では製法によって微量元素の

肥料中-の移行が影響される｡過リン酸石灰､重過リン酸石灰ではリン鉱石と硫酸(+リ

ン酸)はすべて製品中に移行するのでカドミウムなど微量元素の損失の工程はない｡実際､

これらの中にはリン鉱石の産地に対応したカドミウム含量がみられる〔Van Kauenbergh

(2002)に分析値が挙げられているがここでは省略〕｡リン鉱石を硝酸で分解し高度化成と

する工程でも同様である｡

現在､リン酸肥料の主力(日本の公定規格では化成肥料に分類されている)となってい

るのはリン酸アンモニウム〔リン酸-アンモニウム(MAP)､リン酸二アンモニウム(DAP)〕

であり､この製造には多量の湿式リン酸が製造されている｡この肥料の製造の場合にはセ

ツコウ(リン酸カルシウム)の除去工程があり､この際に微量元素によってリン酸液に移

行するか､セッコウに移行するかが分かれる｡

リン酸液の製造の際には分解時の温度､硫酸の濃度によって結晶水が異なったセッコウ

が得られる｡この結晶の違いによってリン酸製造法が変わる(栗原･越野､ 1986)が､わ

が国で開発された半水一二水結晶法がもっともセッコウの純度が高い(そのためボード用

セッコウとして使われた)｡この方法を実験室的に実施して微量元素の分配を測定した結果

を表1.7.5に示す(越野ら､ 1975-78)c

表1.7.5リン酸液製造時における微量元素の分配

起源と分配 C d C o C r C u H g M n Se Zn

リン鉱石(m g k g- 1) 3 8 . 4 5 5 . 6 1 0 4 2 6 . 9 0 . 1 4 8 8 . 9 4 . 4 2 9 5

セツコウへ移行(% ) 93 16 88 78

リン酸液へ移行(% ) 9 1 9 7 8 4 12 96 2 2 99

越野ら(1975-78).

カドミウム､クロム､銅､マンガン､亜鉛はリン酸液に84-99%移行したが､コバルト､

水銀､セレンはセッコウに残留する比率が高かった｡このような違いは硫酸塩の溶解度が

低い､あるいは結晶の大きさなどが関係していると考えられる｡

実際の二水法によるリン酸の生産工場で測定された分配は､カドミウムについてリン酸

液中- 55-90%移行すると報告された(Van Kauwenbergh, 2002)c

このようにセッコウ-のカドミウムの移行はあまり多くないことから､リン鉱石中のカ

ドミウムは大部分リン酸液､そしてリン酸アンモニウムなどに移行する｡リン酸液中のカ

ドミウム含量は表1.7.6に､またリン酸二アンモニウム(DAP) ､リン酸-アンモニウム

(MAP)については表1.7.7､表1.7.8にそれぞれ示した(VanKauwenbergh, 2002)<

リン酸アンモニウムの場合､ MAPはDAPに比較してカドミウム含量が高くなっている

可能性がある｡すなわちリン酸液をアンモニアで中和する初期段階でカドミウムはリン酸

カドミウムアンモニウム(NH4CdPO4)などとして沈殿する(鉄･アルミウムなどのリン酸
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塩とともに)ために､反応液の粘度が高まり操業が困難になりやすい｡したがってpHの低

い段階で反応液をいったん引き出してMAP (+カドミウム･鉄･アルミウムリン酸塩の混

合物)とし､残った液をさらにアンモニアと反応させてDAPとすること､が考えられる｡こ

のようにして鉄･アルミニ~ゥム･カドミウムなどのリン酸塩などを除去しておかないとDAP

の保証債を下回りやすいことも指摘されている(Van Kauenbergh, 1997)c

リン酸液からカドミウムリン酸塩を除去する工程はかつて湿式リン酸からトリポリリン

酸(ナトリウム塩が洗剤のビルダーとして多量に使われた)を製造する工程で実際に行わ

れていた｡ここで副産されるリン酸塩は副産リン酸塩として肥料に使われていた時期があ

った(昭和38年に公定規格を設定)｡しかしカドミウム含量が高かったことからその後､

農林水産省は肥料化を中止させた経緯がある｡なおリン鉱石･リン酸液からのカドミウム

除去技術にっいてはカドミウムの項で述べる｡

31



表1.7.6リン酸液中のカドミウム含量

- 国 名 鉱 山名 P 20 5

(% )

C d

(m g k さt l)

モ ロッコ K h ou ri b g a 5 4 3 ●5

S p a n ish S a h a r 5 7 2 2

■セネ ガル 3 0

4 4

L5 7

4 7

7 0

8 7

トー ゴ 3 1 4 3

チ ュニジ ア G a fsa 5 4

■ 54

4 5

16

アメリカ合 衆 国 フロリダ 54 1

フロリダ 5 7 ■ 5

フロリダ 6 8 0.5

中央 フロリダ 2 8 3

中央 フロリダ 5 7 6

北 カロライナ 2 8 2 8

北 カロライナ P 5 4 5 9

アイダホ 5 0 1 3 7

アイダホ 5 2 10 8

アイダホ 6 8 10 4

アイダホ 7 0 7 0

アイダホ (養 液 用 ) 5 5 2

ユタ 6 8 1

西 部 州 5 4 9 2

文献はVan Kauwenbergh (1997)を参照.

32



表1.7.7リン酸二アンモニウム(DAP)製品中のカドミウム含量

リン鉱石起源 C d 含量

(m e kgー1)

C dノP 20 5

重量比 *

文 献

ブラジル′C atalao 2■7 5●9 G abe an d R odella (199 9)

ヨルダン 13 .6 29.6 K araca and H aktanir (19 94)

8●6 18.7 K araca an d H aktanir (1994)

ll.9 25.9 K araca an d H akta nir (1994)

モロッコ 9●4 20.4 K araca an d H ak ta nir (1994)

12.8 27.8 無署名 (2000 )

22.9 49.8 E I G h aw i et al. (1999)

セネガル 87.0 18 9.1 IF D C (未発表データ)

シリア ll.0 23.9 K araca and H aktan ir (1994)

チュニジア 14.1 30.7 K araca and H aktanir (1994)

合衆国′フロリダ 3.7 8■0 無署名 (2 000)

同ノ中央フロリダ 8●0 17.4 W a ke丘eld (1980)

同′北カロライナ 52.0 113.0 Wake field(1980)

同′アイダホ 105.0 228.3 無署名 (20 00 )

同ノユタ 1●0 2●2 無署名 (2000 )

同′西部州 105 .0 228.3 Wake field(1980)

* P205を46%と仮定して計算.文献はVan Kauwenbergh(2002)を参照.

表1.7.8リン酸-アンモニウム(加AP)製品中のカドミウム含量

リン鉱石起源 ■ C d 含量

(m e kg l)

C d′P 20 5

重量比*

文 献

ブラジル′C atalao 3●5 6●5 G abe an d R odella (1999)

モロッコ 12.8 23.7 無署名 2000 )

合衆国′フロリダ 3■7 6●9 無署名 (2000 )

同′フロリダ 0●5 0●9 無署名 (2000 )

同′中央フロリダ 8 14.8 W ake丘eld (1980)

同′アイダホ 205 379.6 無署名 (2000)

同′アイダホ 146 270.4 無署名 (2000)

同′ユタ 1 1●9 無署名 (2000)

* P205を54%と仮定して計算.文献はVanKauwenbergh(2002)を参照.
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4)化成肥料･有機質肥料中の微量元素含量

これまで議論したように化成肥料中の微量元素は原料のリン鉱石の成因･産地により､

また化成肥料の製造工程に関係しており､これらとの関連を抜きにして含量を論議しても

あまり意味がない｡昭和48年までに農林水産省において肥料中の含量について総点検が行

われ､それに基づいた解析は表1.7.9に示した｡

表1.7.9複合肥料､有機質肥料中の微量元素含量(mg kg ')

元素 平均値 中央値 最大値 最頻範囲

複合肥料(点数168､ただしPbは142)

AS 7 3 . 2 1 6 . 1 7 2 0 0 - 1 0

Cd 7 . 5 5 . 0 3 5 ー 5

Cu 1 3 . 8 7 . 0 9 0 一 1 0

Pb 8 . 6 5 . 3 7 5 0 - 5

Zn 9 1 . 8 6 5 . 9 3 8 8 2 0 - 6 0

有機質肥料(動物質)(点数64)

AS 1 . 1 0 . 4 - 1 ● 0

Cd 0 . 6 0 . 2 0 - 0 . 5

Cu 4 5 . 4 6 . 9 1 5 3 0 - 1 0

Pb 6 . 3 1 . 7 1 1 0 2 - 2 . 0

Zn 1 1 4 . 2 1 1 7 . 5 2 9 2 1 0 0 - 1 4 0

有機質肥料(植物質)(点数64)

AS 0 . 4 0 . 0 0 - 1 . 0

Cd 0 . 3 0 . 1 ー 0 ● 5

Cu 1 9 . 7 1 5 . 1 1 9 5 ー 1 0 ■

Pb■ 3 . 2 0 . 9 5 0 0 - 1 . 0

Zn 7 7 . 8 6 8 . 8 3 9 2 6 0 ー8 0
農林水産省東京肥飼料検査所(-1973) :越野ら(1976b).

複合肥料の微量元素のうち､図1.7.1のようにヒ素の分布はかなり他の元素と異なってお

り､ヒ素含量が高い肥料の存在が示された｡このヒ素含量の高い肥料については､その後､

農林水産省の指導によりヒ素の除外装置がつけられたことから､現在の分布はかな･り異な

っていると予想される｡ただしその後の解析は行われていない｡
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2　3　　　　　10　　20　30　SO lO　　　　　　　500　1000

含　量　(mgkg-､現物当たり)

0.1　　　　　　　　0.5

図1.7.1複合肥料中の微量元素含量(1971-73) (越野ら､ 1976).

縦軸は累積確率であり､累積正規確率の逆関数の目盛りをもつ(正規確率紙).
正規分布をしているとこのグラフ上で直線となり､標準偏差(S)は累積確率
畠0%(中央値)と15.87%の差である.図中のJは単純平均値.

この表の微量元素を2個ずつ組み合わせて相関をみるとすべての組み合わせでプラスの

相関があった｡特に高い相関が認められたのはCd - Zn (r=0.76)､ As - Cu(r=0.59)､ Cu -

Zn(r=0.54)､ As - Pb(r=0.51)の組み合わせであった(越野ら､ 1976b)｡

有機質肥料(動物質､植物質)中の微量元素については表2.4.9に合わせて示したが､必

須元素でないカドミウム､ヒ素､鉛の含量は低かった.鉛の一部に50-100mgkg-1と飛

びぬけて高い異常値を示すものがあり､なんらかのコンタミネ-ショシがあったと考えら

れる｡

肥料中で起こる微量元素の化学反応についてはLehr (1972)の総説が参考となる｡

5)鉱さい中の微量元素含量

ケイ酸質肥料が認められているのは日本など一部の国に限られており､欧米では肥料を

NPKが含まれるものなどと定義しているため､鉱さい(スラグ)は肥料の対象となってい

ない｡欧米で塩基性鉱さい(basicslag)というのはトーマス製鋼法で得られるスラグであ

る｡この肥料は昭和32年まで｢トーマスリン肥｣として公定規格があったが､その後低リ

ン鉄鉱石を原料にすることが多くなったために鉱さい中のリン酸含量が低くなって生産が

なくなり規格も消滅していた｡最近､溶銑予備処理により脱ケイ酸･脱リン酸技術が進歩

して再びリン酸含量の高い鉱さいが生産されるようになり､平成.17年度に｢鉱さいりん酸

肥料｣として復活した(八尾､ 2005)c

スラグおよび塩基性スラグ中の微量元素含量については原料･工程で大きな変動があり､

あまりよい総括的データは入手できなかった｡表1.7.10はSwaine (1962)および農林水産

省東京肥飼料検査所の総点検(1973)から作成した｡
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表1.7-10　スラグおよび塩基性スラグ中の微量元素含量(mgkg~ )�"!

元■素 スラグ 塩基性スラグ

範 囲 平 均 種 類 範 囲

A $ 0 - 6 . 8 1 . ー 1 ケイ 酸質肥料* 2 2-150

B 40 -220 さまざま く10-70

< 1ー10

C d 0 - 4 . 3 1 . 0 ケ イ 酸 資 肥 料 * 2

C 0 < 1-5 高炉鉱さい

Cr 10 - 400 150 高炉鉱さい 数 100 - 数 1000

C u

F

< 10ー20 10 高炉鉱さい 10- 200

< 10 0 - 500

2 -2 71 42 ケイ酸質肥料*2

t r . - 1% 高炉鉱さい

M n 1000 - 3% 1% 高炉鉱さい 3 % - 5 %

M 0 < 3 - 3 高炉鉱さい 2- 10

N i 5 - 10 高炉食左さい 5- 10

P b

T i

< 1 丁 - 2 0 2 . 5 高 炉 鉱 さ い 2- 25

600 - 5000

0 - 2 2 4 . 4 ケ イ 酸 質 肥 料 * 2

20 00 - 6500 高炉革さい

Ⅴ 70- 900 340 高炉鉱さい 2000 - 500 0

Zn < 30 - 6 00 130 高炉鉱さい 5- 30

3 - 4 8 7 5 5 . 3 ケイ酸 質肥料* 2

*1下記以外はSwaine(1962)より.

*2　東京肥飼料検査所の総点検(1973)より(試料41点) .

6)下水汚泥､有機資材(家畜ふん尿堆肥など)中の微量元素

下水汚泥中の微量元素については多くの報告があり､代表的なものを表1.7.11に示した｡

このような汚泥中の濃度と土壌中の濃度の比をみると表1.7.12のように､亜鉛で17.5とも

つとも高く､次いで銅､カドミウム､水銀が5-7であった｡⊥方､クロム､ニッケル､鉛､

ヒ素はこの比が1-3と低かった(久保井､ 1998)｡川崎らは下水汚泥中の元素の範囲をさら

に広げ､ 22種の汚泥中の36元素(Li, Be, Sc,V, Co, Ni, Cu, Zn, Ga,As, Rb, Sr,Y,Ag, Cd,

Sb, Cs, La, Ce, Pr, Nd, Sm, Eu, Gd, Tb, Dy, Ho, Er, Tm,Yb, Lu, Tl, Pb, Bi, Th, U)を測定

した(Kawasakiet al., 1998, 2000:川崎ら､ 2001)｡汚泥中と土壌中の元素の比が高い場

合には汚泥の施用によって土壌中で集積する可能性が大きいと考えられる｡汚泥の種類に

関係なくBe,Sc,V,Rb,Y,Cs,ランタノイド,Thはいずれの場合でも1以下であり､しか

も残さ態に属し難溶性であったo L声がってこれらの元素は汚泥連用により土壌中濃度が

上昇し､リスクとなる可鹿性は低い｡しかしNi,Cu,Zn,As,Cd,Sbの6元素は交換態､炭
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酸塩結合態および鉄･マンガン酸化物結合態の合計(易溶性画分)はすべての汚泥で火山

灰土壌中でのそれぞれの画分濃度を上回っており､汚泥連用~により土壌中濃度が高くなる

可能性がある(川崎ら､ 2001),表1.7.12のヒ素の全量で比較した場合とやや結論が異な

る｡

諸外国での分析例も多数あり(Evans, 1998:Alloway, 1995c)､その1例を表1. 7.13に

示す｡下水汚泥との関連で植物の欠乏または過剰害(Chaney and Giordano, 1977)あるい

は動物栄養(Allaway, 1977)の解説が参考になる｡下水汚泥の利用のガイドラインについ

ては解説がある(越野､ 1991),諸外国における規制については別章(第6.3章)で述べる｡

表1.7.11起源の違う汚泥中の重金属濃度(mg kg~1)

汚泥の種類 A s C d C r C u H g N i P b ム

下水汚泥 試料数 263 26 3 116 169 263 78 149 187

平均値 4 . 5 2 1 . 4 6 3 7 ▲2 4 3 0 . 6 7 5 5 . 5 6 3 1 5 1 2

最 大 5 3 6 0 4 1 0 0 0 8 8 1 6 . 9 6 8 0 1 6 2 2 4 8 7

し尿汚泥 / 試料数 383 38 4 143 183 388 42 20 1 205

平均値 3 . 9 4 1 . 9 9 8 ◆5 9 2 1 2 0 . 6 9 1 7 . 8 2 1 . 4 2 0 1 6

最 大 2 6 2 6 . 5 1 6 5 1 6 0 5 4 . 9 1 1 0 1 0 8 1 3 5 0 0

工場など 試料数 176 178 101 8 6 179 25 103 - 8 1

に由来す 平均値 2 . 4 8 0 . 5 1 4 4 7 5 . 1 0 . 1 0 2 3 1 2 0 . 6 8 6 6

る汚泥 最 大 2 7 8 8 9 9 7 0 2 . 0 7 2 4 6 0 1 3 0 6 3 4 6

その他の 試料数 72 75 32 39 76 32 4 1

汚泥 平均値 2 . 0 3 0 . 6 8 3 . 2 3 1 8 1 0 . 1 8 2 8 . 8 2 4 . 1 9 0 9

最 大 1 1 3 . 2 4 5 6 7 2 2 . 0 7 5 3 6 7 . 5 1 7 0 0

環境庁水質保全局土壌農薬課(平成4-5年度)調査から.

表1.7.12汚泥および土壌中の平均的重金属濃度(mgkg~1乾物中)

A S C d C u C r H g N i P b Zn

下水 汚泥 (A ) 6■9 2.26 173 49 1.0 2 37 4 8 b6 1

し尿汚泥 (B ) 2■9 2.14 12 1 18 1.10 19 12 740

土 ■壌 (C ) 6●8 0.33 25 26 0.20 19 17 55

A ′C 1.0 6■8 7■0 1●9 5●0 2●0 2●8 17.5

久保井(1998)を再配列.

37



表1.7.13　下水汚泥中で報告された微量元素の最大値(イギリス)と

EU､アメリカ合衆国および日本事1での規制値(mg kg鳴物当たり)

元素 最高値 許容される最大濃度

EU U SA 日本

A g

A S

C d

C 0

C r

960

30

34 10

260

406 00

20ー40

600 *2

85

3000

50

5

500

2

300

C u 8000 1000 - 1750 4300

H g

M n

M 0

■N i

55

3900

40

5300

16 - 25

30 0 - 400

57

4 20

P b

Sb

S e

U

Y

Zn

3600

44

10

5

400

49000

750 - 1200

2500ー4000

8 40

7500

100

*1平成12年1月27日農林水産省告示第97号.

*2 Crは暫定的.

Alloway (1995c)より.

汚泥を連用した場合に重金属が集積する可能性があるが､この予測モデルとして土壌中

からの減少速度が土壌中の濃度に比例すると仮定して予測した研究がある｡銅については

実測値と予測値は一致したが､亜鉛では石灰添加汚泥では一致するものの高分子凝集剤を

使った汚泥では土壌pHが下がって亜鉛の溶脱が増加したためか､予測と大きく違った｡す

なわち減少速度定数にはpH依存性があったU川崎ら､ 1996)｡

堆肥類については原料によって微量元素含量は大幅に変動する(表1.7.14)｡家畜ふん尿の

場合には畜種の影響がみられ､ブタの場合に銅と亜鉛(特に前者)含量が著しく高いこと

がある｡これは幼齢ブタでは硫酸銅に肥育促進効果があるからであり､栄養的な必要量を

はるかに越えた量が与えられていることが多く､それがふん中の銅含量を高くしている(越

野､ 1982 : Haradaetal.､ 1993)c
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表1.7.14各種堆肥中の微量元素含量(mg kg !)

堆肥の種類 A s B C d C u H g M n P b Z n

稲ワラなど 試料数 42 39 54 62 24 66 48 56

の堆肥 平均値 2 . 2 1 0 . 9 0 . 8 2 2 8 0 . 1 1 1 2 0 0 9 . 5 8 2

最 大 4 . 8 2 6 . 7 2 . 9 6 2 0 . 3 2 1 6 0 0 4 6 . 9 2 2 2

木質資材 試料数 46 29 53 72 16 69 4 9 65

堆積物 平均値 1 . 1 2 0 . 2 0 . 9 1 3 1 0 . 0 7 3 8 0 1 3 . 4 8 8

最 大 9 . 2 9 9 . 4 2 . 6 6 8 6 0 . 5 1 1 0 0 7 2 3 0 5

ウシふん尿 試料数 137 95 18 3 207 12 5 24 1 157 208

堆肥 平均値 1 . 1 3 3 . 8 0 . 5 6 2 7 0 . 0 4 3 1 0 8 . 8 1 1 3

最 大 9 . 6 9 0 1 . 5 8 5 0 . 2 8 8 5 0 2 6 . 4 2 7 2

ブタふん尿 試料数 85 75 136 140 80 132 122 147

堆肥 平均値 1 . 2 2 9 . 5 0 . 7 7 2 9 1 0 . 0 5 3 8 0 1 3 4 2 7 ▲

最 大 3 . 7 8 0 . 7 1 . 8 2 8 2 7 0 . 2 9 2 0 8 7 . 5 1 2 8 0

下水汚泥 試料数 68 33 76 76 56 43 70 76

堆肥 平均値 4 . 6 9 . 9 ◆8 1 8 4 1 . 3 7 4 6 0 3 6 . 8 1 1 1 0

最 大 1 6 . 1 4 1 . 1 6 . 9 6 8 0 3 . 3 1 4 0 0 1 3 0 3 3 2 0

有機質肥料等品質保全研究会(1994)/栗原(1995).

ブタのふん中での銅についてはオランダでも注目されている｡ブタふんの施用により土

壌中の銅･亜鉛などの濃度は蓄積により上昇するが､通常の施用量以内であれば100年以

内に普通の土壌では問題になることはない｡ただし砂質土壌の場合には銅およびカドミウ

ムが問題となる可能性があると指摘されている(Van Erp and Smilde､ 1988)<　オランダ

ではブタふんの肥料化が試みられたが､その場合にも肥料工場で受け入れるふんについて

は有害物質(鍋)が含まれていないことが前提条件とされ､養豚農家を指導していた｡

この間題については銅(2.6章)で詳しく論議する｡

7)土壌施用資材中の微量元素

これまで議論したのとは別にKabata-Pendias (2001)は多くの文献を基に､化学肥料､

下水汚泥､家畜排せつ物､農薬について微量元素の含量を表1.7.15のように示した｡下水

汚泥などの分析値は日本などで報告された値に比較してきわめて高い場合がある｡

都市ごみ堆肥化物についてはAlloway(1995c)がヒ素2-52､カドミウム0.01-100､ク

ロム1.8-410､銅13-3580､水銀0.09-21､ニッケル0.9-279､鉛1.3-2240､亜鉛82

-5894mgkg-1という分析値を挙げている｡ごみの種類､発生源､季節､処理方法などに

よって大きな変動をすることが予想される｡
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表1.7.15土壌施用資材中の微量元素含量(mgkg l:殺虫剤はgkg-1)

リン酸肥料　　　　窒素肥料　　石灰石　　　下水汚泥　　　家畜排せつ物　　　殺虫剤

2- 1200　　　　　　2- 120

5T115

200

3-5　　　　　　　　-716

0.1-170　　　　　0.05-8.5

20

1-12　　　　　　　　5-12

66-245　　　　　　　3-19

1-300　　　　　　1-15

8500- 38000　　　　82-212

0.01-1.2　　　　　　0.3-3

40-2000

0.1-60　　　　　　　　-7

7-38　　　　　　　7-38

7-225　　　　　　2- 1450

2

2-600

7-36

0.5-25

0.1-24.0　　　　　-26

10　　　　15- 1000

120-250　　150-4000

1　　　　　　4-13

20-165

0.04-0.1　　2- 1500

12　　　　　　　20

0.4-3.0　　　　2-260

10- 15　　　20-40600

2- 125　　　50-3300

300　　　　　2-740.

0.2　　　　　1-10

0.05　　　　0.1-55

40- 1200　　60-3900

0.1-15　　　　　-40

10-20　　　16-5300

20- 1250　　50- 3000

4-95

0.5-7

0.08-0.1　　　2- 10

3-19　　　　　　1.4-16　　　0.5-4.0　　　40-700

25- 500　　　　　100- 5420　　　610　　　　　40- 360

20-23

30-300

2- 1600 20　　　　　20-400

50- 1450　　　　　1 -42　　　10-450　　700- 49000

50　　　　　　　　6-61　　　　20　　　　　　-90

3-25 (150)*　　220-600

0.3-0.6

270

16-41　　　　200-850

0.3-0.8

0.3-24

5.2-55

2-60　　　　120- 500

180-450

19

0.09-0.2 (26)*　　8-420

30-550

0.05-3

7.8-30

6.6- 15 (3500)'　　600

0.06

5

2.4

3.8

80

0.2

Kabata-Pendias (200 1).

"Crompton (1998)が示した最大濃度.

8)肥料由来微量元素が有害となる可能性

肥料中の潜在的有害物質は､土壌施用後に植物が吸収し直接食物中に移行して(あるい
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は飼料となってから動物を経由して)1人間が摂取すると､その量によって健康リスクが生

ずる可能性がある｡l Lかしこのような移行の間にはいくつかのバリアーがあり､必ずしも

常にリスクが増大するものではない｡

植物が生育する微酸性～中性のpH域では､重金属類は水酸化物などの難溶性化合物とな

り植物による吸収を低下させる｡もともと肥料中では難溶性の形態であるクロム(Ⅲ)､チ

タンなどは土壌一植物の間のバリアーが高い｡またこの元素はもともと土壌中の含量が高

く､肥料からの供給があっても土壌含量の富化にはならない｡次の段階は植物体内での根

から可食部-の移行､すなわち植物体内分布の影響である｡銅は過剰になった場合､根に

障害が生じ､地上部-の移行はあまり多くはならない(地上部の濃度がリスクのあるほど

高くなる以前に植物自体の生育が抑制､あるいは枯死する)｡水銀も吸収されたとしても根

にとどまる可能性が大きい｡

可食部の多くはデンプン､タンパク質､油脂の貯蔵器官であることが多く､これらの貯

蔵物質により吸収された微量元素などは希釈されるので､この部位に担ナる濃度は高くな

りにくい｡根または塊茎は吸収部位に近いがこの希釈効果で必ずしもリスクが大きくなる

とはいえない｡コメの場合､精白の段階で糠を除去するが､カドミウムはこの段階で約10%

の濃度低下がある｡しかしこれは逆に人間に必要なミネラル成分の損失にもなる｡日本で

は白米を常食とするのに反して､アメリカなどでは糠部分にむしろ栄養が高いと評価され

ている｡このような食習慣の差も微量元素の摂取量に影響する｡

この報告においては､肥料､土壌､植物､食品それぞれの微量元素の含量について記述

し､土壌一植物系を中心にそれらの移行を明らかにした｡また肥料由来カドミウムの土壌

中における長期連用の影響についてのシミュレーションを紹介した(第6.2章)｡しかし微

量元素全体の肥料-土壌-植物-食品の移行経路については部分的な知見にとどまらてお

り､モデル化については今後の研究の発展にまちたい｡

9)廃棄物由来肥料における留意点

これまで論議したのは通常の工程で作られた肥料の場合である｡しかし肥料にはさまざ

まな廃棄物が用いられており場合によっては植物あるいは動物･人間の健康に影響する場

合がありうる｡植物性油かすは､植物油を製造したあとの廃棄物を有効に利用したもので

あり､その中の微量元素などはもともと正常に生育した植物が吸収したものである｡その

ため微量元素の量は通常含有される範囲内にあり特に問題になることはない｡魚･動物に

由来する肥料も同様である｡ただし動･植物性の肥料であっても加工の程度､添加する材

料など(水処理にからんだ凝集材､造粒した場合の造粒助材など)によってチェックが必

要となる｡化学肥料においても廃硫酸､あるいはアンモニアを他工業でいったん使った後

これを回収し､あるいは他の工業産物と併産するのは通常のことである｡このような場合､

植生害が現れる可能性のある物質にはこれまでも規制値を定め対応してきた｡ただし廃棄

物は多様であり､想定外の混入の可能性を否定することはできない｡対応に当たってはそ

れまでに規制値が設定されているか､否かにかかわらず､個々についての可能性を的確に
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評価する必要が生じよう｡

アメリカ合衆国においては亜鉛などの肥料-の添加は広範囲に行われており(Murphy

and Walsh, 1972)､重金属類､特に廃棄物に由来する潜在的有害物質についての規制は特

になかった1990年代の後半になって､ワシントン*H (1998)､カリフォルニア州(1998)

などで相次いで廃棄物由来肥料(waste-derived fertilizer)を規制するように肥料法の改定

が行われた｡この改定はワシントン州の小さな町クインシーの町長PattyMartinが提起し､

シアトル･タイムズ紙でDuffWilsonがキャンペーンをしたことに始まっている｡その間の

肥料会社､住民､行政との乱按についてはノンフィクションのFateful Harvest (Wilson,

2001)に記録されている｡ (この本にはChaney; Mortvedtなどの微量元素の研究者も登場

している｡ )廃棄物､特に亜鉛精錬残さが大量に亜鉛肥料として使われ､その中にはカドミ

ウムが数1000mgkg"も含有されていたといわれるが､合衆国ではこれまでこのような潜

在的有害物質が高濃度で含まれる肥料を規制することはできなかったなど､われわれには

驚くような事実が生々しく記述されている｡

アメリカにおける肥料の規制については後述(第6.1章)する｡
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2.潜在的有害元素の特性と健康影響(各論)

2. 1ヒ素(As)　原子量-74.92

岩石圏(mgkg-1)

カコウ岩(1.5)､玄武岩(1.5)､ケツ岩(13)､石灰岩(1)､砂岩(1)､土壌(6)､

海水(0.0037)､淡水(0.0005)

ヒ素の鉱石　arsenblite (批華､ As203), realgar (鶏冠石AsS ･雄黄As2S3),

硫ヒ鉄鉱(FeAsS)

大気圏　大気(1.5-53　ng/m3)

生物圏(mgkg-i乾物中)

陸上植物(0.02-7 :過剰-40)､野菜(0.01-1.5)､噂乳動物筋肉(0.007-0.09)､

晴乳動物骨(0.08-1.6)､海産藻類(1-30)､海産魚(0.2-10)

集積動物　晴乳動物の毛髪および爪､ある種の海産動物

集積植物　褐藻類

必須性　赤色藻類､ある種晴乳動物に必須(ヒ化メチル､アルセノベタインなど)

毒性　植物に対しては0.02-7.5mgL-1で有害､

ヒトに対しては5-50mg/日で害､ 100-300mg/日で致死(発ガン性あり)

土壌環境基準　検液lL中0.01mg以下であり､かつ農用地(水田のみ)では

15mgkg"未満.含有量基準値150mgkg~l以下

水道水質基準　0.01mgL-i以下.

水質環境基準･地下水環境基準　0.01mgL-1以下.

総説　土壌･植物　日本土壌肥料学会(1994)､小山(1975)､ O'neill(1995)､

Adriano (200 1)

環境中IPCS (1981､ 2001)､日本地質学会環境地質研究委員会(1998)

動物･人間　Schroeder and Balassa (1966)

ヒ素は多くの鉱石中で重金属と結合して､あるいは硫化物として混在しており､加熱す

ると容易Iに昇華し､大気中で酸化されて白批(亜ヒ酸､ As203)になる｡単体のヒ素CAs4

もしばしばみられる｡明の末期1673年に宋磨星が書いた｢天工開物｣にはヒ素鉱物を焼い

て白批を作る方法が記載され､その際の労働者に対する被害についても記載されていた(平

野､ 1998)｡

分離が容易なこと､毒性が強いことから毒薬として広く使われてきた｡日本でも亜ヒ酸

は｢猫いらず｣として使われ､その産地の｢石見銀山｣は毒薬の代名詞ともなっていた｡

石見銀山(島根県大田市)は南北朝末期から知られた大銀山であるが､土こではヒ素鉱石

は産出してない｡飛び地の笹ヶ谷銅山で産出した硫ヒ鉄鉱(FeAsS)から亜ヒ酸(As203)

を製造し､これを石見銀山の代官所が販売していたためこの名前が付いた｡
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ヒ素については薬用効果もよく知られており､ヒポクラテス､アリストテレスなど紀元

前300-400年ごろの人もすでに鶏冠石(AsS)､雄黄(As2S3)を潰癌の治療に用いたと

いう｡中国の戦国時代においても不老長寿の霊薬としてヒ素､水銀､鉛を含む鉱石などを

処方し､皮肉なことにかえって中毒死した皇帝が多かった｡

ヨーロッパでの毒薬としての使用は多数にのぼる1821年にセント･-レナ島で死亡し

たナポレオンの毛髪から高濃度のヒ素が検出され､居室の壁紙の染料にもヒ素が含まれて

いた｡この色素はシェーレ･グリーン(CuHAsO4)やパリス･グリーン〔3Cu仏iO2)2

Cu(CH3COO)2〕であった｡

有機ヒ素剤としてはEhlrichが1905年に梅毒特効薬サルバルサン(安全を意味する

salvusとヒ素を意味するギリシャ語のarsenikからの造請)を合成したことが科学史上で

有名である｡農薬としては現在使用禁止になっていると酸石灰､ヒ酸鉛などが広く使われ

たため､現在でも土壌中含量が高まっている場合がある｡

ヒ素中毒の事例も多くある｡ 1955年に発生した森永ヒ素ミルク事件では､ボーキサイト

からアルミナを製造する際に生じたリン酸の多い産業廃棄物を｢粗製リン酸ソーダ｣とし､

これを脱色精製して｢第三リン酸ソーダ｣と｢第二リン酸ソーダ｣の工業用製品が市販さ

れ､この工業用製品が粉乳の乳質安定剤として食用に使われたために混入していたヒ素に

より中毒が発生したものである｡

鉱山としては土呂久鉱山(宮崎県高千穂町)､笹ヶ谷鉱山(島根県津和野町)の旧廃止ヒ

素鉱山周辺の住民に慢性中毒症が明らかにされ､またその周辺土壌が汚染されて問題とな

った｡最近では霞ヶ浦周辺で旧軍が使用した毒ガスの有機ヒ素化合物(ジフェニルアルシ

ン酸)を不法に埋没したことに起因するとされる地下水汚染が関心事となっている｡

ヒ素汚染井戸水の摂取による慢性ヒ素中毒は､台湾､チリ､アメリカ合衆国､メキシコ､

カナダで報告された(IPCS,2001)c　さらに東南アジアでは､タイのロンビブン､インドの

西ベンガル､中国の圭屯(くいとん)､内蒙古､貴*N､台湾の嘉義･台南(烏脚病､ blackfoot

disease)などでそれぞれ数万-260万人の健康に影響している｡この多くは井戸水が汚染

源であり鉱山の影響を､受けたところもあるが､西ベンガルなどでは200 mくらいの深い地

層の土壌から15-100mgkg~1以上のヒ素が検出されており､地質的なものもあり､問題

は深刻である｡一方､貴州では石炭(fc素100-9600mgkg-1含有)の燃焼による屋内汚

染といわれている(平野､ 1998),

温泉水にもヒ素が含まれていることが多く､ As 2-3 mg L-1が記録されている(湊､

1998)c　したがって温泉の下水処理場からの下水汚泥にもかなり高濃度で検出されることが

ある｡

〔化学的性状および特性〕

ヒ素はメタロイド(亜金属)であり､化学的性質は同族のリン､アンチモン､ビスマス

に類似している｡厳密には重金属に入らないが､その毒性が広く知られ環境にも大きな影

響があるためにカドミウム､銅などの重金属汚染とともに重要な調査対象となっている｡
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肥料の関連でも廃硫酸などからの混入の可能性があり､硫酸塩を含む肥料には公定規格に

よって最大量が設定されている｡

ヒ素の原子価としては-3､ 0､ 3､ 5価があるが､自然界では通常は3価と5価とし

て存在する｡この両者で動植物に対する毒性に差がある｡また有機化合物も多数知られて

おり､形態によって無機ヒ素と毒性がまったく異なる｡

〔地殻および土壌における存在量〕

地殻中のヒ素含量は1.5､堆積岩7.7､土壌中で6 (0.1-40) mgkg-1である(Bowen, 1979)c

ヒ素含有鉱物は地殻内において熱水作用で生成するほか､火山ガスからの析出､温泉･

鉱泉水からの結晶化などがあり､風化･溶出後は河口地域の堆積層中で水酸化鉄､硫化鉄

鉱などに微量成分として吸着され､これが地下水中に溶出することがある(筑後平野､熊

本平野､大阪箕面市など)｡海中では藻類などに集積する(湊､ 1998)｡

岩石､土壌中におけるヒ素の含量についてはすでに表1.2.1､表1.2.2に挙げた｡小山

(1975)の総説にも多くの例が挙げられているIPCS (2001)に収録されている土壌世界各

地のデータを表2.1.1に示す｡この表には樹園地で過去に農薬のヒ素剤を施用したあとの土

壌での含量も示してあるが､無施用の土壌では10mgkg-i以下であるのに対して100mg

kg~1を越えた高い値が報告されている｡鉱山などの活動があった地点においては100-

1000 mgkg~1が認められている｡

表2.1.1土壌中におけるヒ素含量

国 名 試 料 A s (m g k g ー1) 文 献

S A 1 3 1 8 点 (19 6 1ー7 5 ) 7 . 2 ( < 0 . 0ー9 7 ) S h a ck le tt e t a l. (19 8 4)

N Y , U S A

カナダ

樹 園地 (無施用) 1.8 - 3 .0 M erw in e t a l. (1 9 9 4 )

同 (ヒ素剤施 用) 1●6ー14 1 M erw in e t a l. (19 9 5 )

酸性 硫酸土壌 1.5 - 4 5 D u d a s (1 9 8 4 )

オーストリア 表 土 6.2(1 -39 ) ich b e rge r an d H o fe r (19 8 9 )

オランダ 農 用地 12 (0 .1一1 10) ie rsm a et a l. (19 8 6)

ノル ウェー 農 用地 2.4 (0. 8-1 7 E sser (19 9 6 )

ポーランド 農 耕地 2◆6( 0.5-1 5) D u d k a a n d M a rk e rt (19 9 2 )

台湾 農 用地 5.6(0. 01-1 6.2) C h a n g e t a l. (19 9 9 )

ll+ 樹 園地､ 0 -15 cm 1 0. 6ー6 1. 5 T a k a m a tsu et a l. (1 9 8 2)

水 田､ 0 -15 c血 2. 5 - 8 1. 9 T a k a m a tsu et a l. (1 9 8 3)

イングランド 鉱 山 32 2 (14 4 -8 9 2 ) X u an d T h o rn to n (1 9 8 5 )

日本 新潟硫化ヒ素製 造場 2.4-72.7 N ak a d a ir a e t a l. (19 9 5)

IPCS (2001)より一部抜粋.
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土呂久鉱山周辺のヒ素汚染土壌では､表層30cmの土層で230-600 mg kg-1､ 100 cm

の深さの土層でも40-120mgkg-1という高い値が報告されている(飯村､ 1998)c

地下水中でのヒ素の存在量､動態については日本地質学会からの出版物が参考になる(日

本地質学会環境地質研究委員会､ 1998)c

〔土壌中での動態〕

硫化物と共存する条件下でのヒ素の安定領域は図2.1.1に示した｡水田のような中性でや

や還元的な条件では硫化ヒ素､または単体のヒ素が安定である｡亜ヒ酸は土壌が酸性一酸

化的領域で安定になり､ヒ酸が生成するのはさらに酸化還元電位が高い条件である｡この

図から水田では有機物施用で還元的にすると硫化物などで難溶性となるが､畑条件では毒

性がより強い亜ヒ酸が多くなることがうかがえる｡
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D.お
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.亡
TrJ
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. OJ5

0　　2　　1　　s e io u il

pH

図2.1.1硫化物と共存しているヒ素の安定域(25℃) (IPCS, 2001a).

ハッチで囲んだ城中の括弧内は固相で分布する化合物

ヒ素はリンと同族であり土壌吸着などは同様の挙動をすると考えられるが､土壌吸着力

はリン酸のほうが大きい(小山､ 1975)｡

〔土壌一植物系における動態〕

植物中におけるヒ素含量についてはデータ集録があり(農林水産技術会議事務局､ 1977)､

その復刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセ

ンター､ 2006),農林水産省東京肥飼料検査所で行ったヒ素の過剰試験についての取りまと

めがある(島上･井沢､ 1975 :永井､ 1979a, 1979b:永井･松村､ 1979, 1980)c

As(nr)とAs(V)では植物に対する毒性が違うことについては古くから調査されている0

すなわち水耕試験で春日井･南(1936)は､亜ヒ酸(As(V-)ではO.1mgL　で水稲は

減収し始めるのに対してと酸(AsO42-)ではO.1 mgL-1では対照無添加区での生育と変わ

らず､ ImgL-1区でも減収率は亜ヒ酸区で大きいことを認めた｡ただし10mgLT　ではい

ずれも枯死した｡石塚･田中(1962)は水耕液中でAs (V) 1 mg L-1以上で水稲に生育

害がみられ始め､このとき根中で200mgkg-1､茎葉中で50mgkg　を越えた｡

ヒ素の過剰障害は新薬の萎凋､地上部の生育遅延として現われ､根の脱色､菓先端およ
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び周辺の壊死となる｡イネではリン欠乏と類似した分げっ抑制となる0

水田条件で還元を強くすると､アルシン(AsH3)の発生による障害が推定されている(高

松ら､ 1983)(すなわちイネワラ添加ヒ素汚染土壌ではヒ素添加土壌よりも土壌中のヒ素含

量は低いあに初期生育障害は激しく､この時期にガス状ヒ素の発生を認めた｡

一方､有機ヒ素化合物の毒性は､水稲の水耕試験ではDMA<As (V) <MMA<As(m)

の順で障害が大きかった(Marin et al., 1992)｡

このようなヒ素の添加形態の違いは土壌中ではあまり大きな差にならない｡土壌中では

酸化還元電位の影響を受け､ヒ酸一亜ヒ酸の酸化還元電位は鉄(in)　鉄(Ⅱ)の酸化還

元電位より低いから､鉄が形態変化をする土壌条件では当然ヒ素も形態変化を受け､畑土

壌では鉄(Ⅲ)が安定であり､ここにヒ素(Ⅲ)を添加してもすぐにヒ素(Ⅴ)に形態が変わ

る｡一方､水田土壌では鉄(Ⅲ)は還元されるからヒ素(Ⅴ)も亜ヒ酸に還元されるはず

である｡したがって畑作物よりも水稲でヒ素の害は大きいと考えられる｡

水稲を土壌に栽培した時のヒ素の影響は図2.1.2に示したように､土壌の種類によって異

なっている｡ヒ素の吸着力の大きな火山灰土では障害は小さい(′J､山､ 1975)｡

図2.1.2　ヒ素の添加が水稲収量に及ぼす影響(ポット土耕試験) (小山､ 1975).
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水田で有機物を添加するとヒ素の害を大きくし､節水栽培で土壌を酸化的に保つと害は

軽減する｡このような試験例は表2.1.2に示した｡

表2.1.2　水稲に対するヒ素による障害(大分農技センター､ 1973)
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A S 添 加 量 * 1

(m g k g ')

デ ン プ ン

添 加

収 量 指 数 A S 含 有 量 (m g k g " 1)

ワ ラ 玄 米 ワ ラ 玄 米

0 な し 10 0 10 0 3■3 0. 16

2 0 な し 8 9 9 3 8●3 0.3 0

4 0 な し 6 1 7 1 8●4 0.2 7

8 0 ■な し 38 4 7 8●6 0 .3 4

1 20 な し 2 1

10

2 4 9 .4 0.46

2 40 な し 死
- -

2 4 0 *2 な し l l 9■8 0. 30

0 ■ あ り 10 0 10 0 3●8 0 .17

2 0 あ り 9 3 5 2 7●3 0. 24

4 0 あ り 4 2 2 4 1 0 .3 0. 74

8 0 あ り 7 3 16 .3 -

12 0 あ り 死
- -

+1対照無添加区土壌のAs含量　6.4　mg ` kg-1.添加区ではこの含量に上乗せ.

添加はと酸ナトリウム.

* 2節水栽培.

このようにヒ素の障害の発生傾向はカドミウムや銅の場合と逆であり､水管理などの対

策も逆になることに要注意である｡ではヒ素とカドミウムの複合汚染の場合にはどうする

かであるが､ヒ素の害は生育に対する直接の影響が大きく､収穫物中の濃度の上昇は大き

くはない｡これに対してカドミウムの場合には水稲の生育にはあまり影響がないが､収穫

物中のカドミウム濃度の上昇が問題であり､しかもこの影響は出穂期以後の土壌の酸化還

元電位(水管理)の影響が大きいことから､水稲の生育前期には節水して土壌を酸化的に

保ち､生育後半にはたん水して土壌を還元的にするのがよいと考えられる｡

過リン酸石灰中にはリン鉱石､硫酸に起因するヒ素が含まれている｡このヒ素が作物

生育に影響の有無についてはSchroeder and Balassa(1966)の報告にみられる(表2.1.3),

この試験で用いた過リン酸石灰中のヒ素含量は4.8mgkg　であり､あまりヒ素含量は高く

ないが､少なく.とも1作の間の影響はみられていない｡
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表2,1.3過リン酸石灰*施用した時のヒ素の影響

試 料 A S 含量 (m e k g 現物)

無施 用 施 用

土壌 (穀物) 0.99 0.99

土壌 (野菜 ) 2.85 2.8 5

女物 コムギ 2.45 1■4

ライムギ 0■0 0●0

ソバ 1.30 0. 73

トウモロコシ 0■0 0●0

オオムギ 0.8 5 0

平 均 0.93 0.47

野菜 マメ 0●0 0■0

レタス 0.27 0.66

ホウレンソウ 1.10 0.7 6

ニンジン 0.74 0.1 2

ジャガイモ 0.13 0

タマネギ 0.18 0.4 3

ナス 0●0 0.15

トマト 0.0 0●0

平 均 0.25 0. 28

*過リン酸石灰中のAs 4.75 mgkg｣.

Schroeder and Balassa (1966).

ヒ素に対する耐性は植物種によって大きく異なる｡過剰害(症状の発生および生育低下)

の出にくさで分類すると表2.1.4のようであり､イネ科､ナス科植物が強く､マメ科植物が

弱い｡

表2.1.4ヒ素に対する植物の耐性

作 物 強 中 弱

果樹など リンゴ､ ナシ､ブドウ､

ラスベリー

チェリー､ イチゴ モモ､ アンズ

穀類 ライムギ､コムギ､ オートムギ トウモロコシ イネ

野 菜 アスパ ラガス､ キャベツ､ ニンジン､ ウリ､ カブ ､ダイコン エンドウ､ タマネギ､

トマト､ ジャガイモ ､フグンソウ インゲン､ リママメ､
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ホウレンソウ

工芸作物 タバコ､ピーナッツ､ワタ シュガービート

牧草 スダングラス､イタリアンライグラス､ クレストホイール アルファルファ､

ブルーグラス グラス､チモシー■ クローバー ､プロム

グラス､カラスノエンドウ

Adriano (2001):日本土壌肥料学会(1994).

〔食品中でのヒ素の存在量〕

食品中のヒ素含量については表2.1.5に挙げた｡食品中では魚介類で高く､また海草類(特

に褐藻類)では著しく高い特徴がある｡この表には示してないが､バイなどの肉食性マキ

ガイでは筋肉中に平均67.1mgkg-1含まれ､またエビ､カニ､シャコなどの甲殻類の筋肉

中では平均23.4mgkg-1､褐藻類では28.6 mgkg~1であった｡ただし褐藻類を主食として

いる藻食性魚類では平均1.9mgkg-1､肉食性魚類では2.1 mgkg-iと低く食物連鎖の中や

の差がみられている(貝瀬ら､ 1998)｡

ただこのような魚介類､海草中では無機ヒ素化合物ではなく有機ヒ素化合物で含有され

ており､これらの毒性は低い(貝瀬ら､ 1998:平野､ 1998)ォ

このような食品を摂取している人間におけるヒ素のバランスは表2.1.6に示した｡ただし

この推定値は高めであり､最近のIPCS (2001)での欧米人の推定は50-100 〃g/日の範

囲である｡日本人の摂取量は182 ug./日と推定されており(Mohri et al. ,1990 : IPCS,

2001)､欧米人の摂取量よりは高そうにみえる｡魚介類､海草類を比較的多く摂取している

ことを反映しているのかも知れない｡

表2.1.5　日本における食品中のヒ素含量(mgkg~1現物)

食 品 点数 A S 含量 ■コPP 点数 A S 含 量

玄米

マムギ

ll

3

0.08-1◆03

< 0.0 1

サツマイモ 5 <0.01

ミカン 3 <0.01

ソバ ■3 <0 .01- 0.20 リンゴ 3 <0.01 ー0.0 5

ダイズ 3 <0 .01一0.20 <-t T 3 <0.01

アズキ

インゲンマメ

3

5

< 0◆0 1- 0 .30

<0 .01- 1.10

チゴ 5 <0.01 -0. 40

牛 肉 5 0.01ー0. 17

ピーナッツ 3 <0.01 肉 3 0.07ー0. 17

､クサイ ■3 <0 .01- 0◆06 鶏 肉 5 0.05-1.02

キクナ 5 <0.01- 0.10 鯨 肉 3 0.15-0.50

ホウレンソウ 4 0.01-0.10 鶏 卵 5 0.02ー0.03

キャベツ 3 <0.01 牛 乳 5 <0.01 ー0.0 5
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レタス

セロリ

キュウリ

ナンキン

ナス

トマト

タマネギ

<0.01-0.05

<0.01-0.50

<0.01

<0.01-0.05

<0.01

<0.01

<0.01-0.05

ニンジン

レン′コン′

ゴボウ

ジャガイモ

<0.01-0.05

<0.01

0.01-0.05

<0.01

0.05-0.10

0.40- 17.5

0.25-3.25

1.20-4.00

0.60-2.50

0.30-4.50

0.20- 15.0

0.25- 17.5

0.50-3.40

3.00-4.20

コンプ(乾燥)

ワカメ(乾燥)

ヒジキ1(乾燥)

50.0-60.0

26.0-40.0

12.0-40.0

日本薬学会編｢衛生試験法,注解1990:貝瀬ら(1998).

表2.1.6　人間におけるヒ素のバランス(1日当たり)

平均的濃度のヒ素を摂取 した場合

摂 取量 排 出量

A s (u g) A s (u g)

食 品 89 0 ふ ん

戻

空 襲

67 5

水 10 2 2 5

空 気 -

合 計 900 9 0 0

体 内蓄積 ■ 0

最 大許 容量のヒ素を摂取した場合

食 品 4 79 0 ふ ん

戻

空 気

363 0

水 50 1 2 10

空 気 2 0●5

合 計 484 2 4 84 0. 5

体内蓄積 1■5

Schroeder and Balassa (1966).

〔動物†人間に対する影響〕

ヒ素化合物の急性毒性については表2.1.7に示した(IPCS, 2001)t

一般にAs (m)はAs(V)に比較して毒性が強い｡人に対する急性毒性は､アルシン酸>

亜ヒ酸塩>ヒ酸塩>有機ヒ素化合物の順であり､三酸化ヒ素の致死量は1.5mgkg~1､ジメ
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チルアルシンでは500mgkg　である(厚生労働省厚生科学審議会､ 2003)0 As(m)は細

胞や酵素活性部分に存在するチオール基(SH基)と親和性が高く､速やかに結合するため

に活性阻害を生じ､原形質毒となる｡ As(V)はSH基との親和性が低く､毒性が現れるの

はAs (ffl)に還元されてからといわれている(この還元は生体内でも起こる)｡ As (V)の

排壮さす比較的速い｡

無機ヒ素化合物に比較すると有機ヒ素化合物の毒性は低い｡海草類ではジメチルアルシ

ン酸(LD50 1350mgkg-1)､魚介類ではトリメチルアルシン酸(7870mgkg-1)､甲殻類

ではトリメチルアルシン酸､アルセノべタイン(10600 mg kg"1)などとして含まれてい

るが､これらのLDsoはきわめて大きい｡特にアルセノべタインのLDsoは食塩並みであり､

ほとんど無毒といってよいといわれている(貝瀬ら､ 1998:平野､ 1998)｡

表2.1.7無機ヒ素化合物の動物に対する急性毒性(LDso､ mgAs kg-1体重)

S化合物 動 物 経 路 LD so 文 献

S203 マウス､若齢､雄 経 口 26- 39 H arrison etal.(1958)

マウス､子､雄 経 口 26 K aiseetal▲(1985)

ラット､成年 経 口 15 H arrison etal.(1958)

亜ヒ酸ナトリウム ラット､成年 経 口 24 DoneandPeart(1971)

マウス､成年 経 口 8 Benckoetal.(1978)

ラット､若齢 筋肉注射 21 Benckoetal.(1978)

ヒ酸ナトリウム マウス､若齢
■腹腔注射

14- 18 FrankeandM oxon (1936)

ヒ酸カルシウム ラット､成年 経 口 53 Gaines(1960)

ラット､成年､雌 経 皮 >400 Gaines(1960)

ヒ酸鉛 ラット､成年､雌 経 口 231 Gaines(I960)

ラット､成年､雌 経 皮 >500 G aines(I960)

IPCS, 2001.

〔肥料中の存在量〕

肥料の公定規格には硫酸塩にすべてヒ素の最大値が設定されている｡この値は作物の生

育障害を避ける見地からAS203として0.5%という高い値で設定されたが､その後昭和47

年に見直され現在のように最大量が硫酸アンモニウム､過リン酸石灰､硫酸カリウムでは

主成分1 %当たり40mgAskg-1､化成肥料などは同20mgAskg~1のようになっている｡

ヒ素が多いのは原料として硫化鉄鉱〔ヒ素含量490-1200 (平均930) mg kg-1〕を使

った場合であるが､現在主として使われる単体硫黄〔ヒ素含量4-31 (平均12) mgkg-1 〕

では少ない｡また硝酸法(鉛室法)で作った硫酸はヒ素､鉛などが多いが､この製法は現

在わが国では用いられてなく､接触法が主力となっている｡接触法ではヒ素は触媒毒とな
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るので反応塔に通す前に除去され製品中でも濃度は低い｡したがって通常の硫酸を使う限

りヒ素最大量を越えることはほとんどない(表2.1.8),ただし硫酸をいったん他の工業で使

った後､回収した硫酸を使った場合にはその工業に由来する特有の有害成分が混入する可

能性はつねに残っている｡排煙脱硫で作られる硫酸(塩)にはカドミウム､亜鉛､ ~鉛などが混

入している可能性があるが､得られる硫酸の濃度が低いので肥料に用いられるのは限られ

ている｡

表2.1.8年代別にみた硫酸アンモニウム､硫酸カリウム中のヒ素含量*1

肥 料 年 代 供試点数 As 含量(m g k g一1)

■し酸アンモニウム 1935 13 1 0 ー4 50 114

1 9 7 2 3 7 n .d .一76 *2 0 .6 * 3

硫 酸カリウム 1935 23 0 ー400 15

1 9 7 2 1 l l

*サ1935年は林･米田､ 1972年は農林省肥飼料検による.

*2 1点のみ例外的に高く､それを除外すると最高は5.2mgkg"であった.

●3例外を除外.含めると2.6　mgkg"1となる.

越野(1973)による.

昭和48年ころに東京肥飼料検査所で行っ･た調査ではヒ素の含量は他の微量元素とは著し

く異なった分布であった｡すなわち一部に高いヒ素含量の試料があり明らかな汚染型を示

していた｡これは亜鉛精錬工場などで発生した回収硫酸を使っており､ヒ素含量が高かっ

たためである｡このような肥料については農林水産省の指導でヒ素除外装置を設置するよ

うになっており､その後の肥料ではこのような高い試料は減少していると推定される｡

汚泥類では公定規格で50mgkg-1以下(乾物中)となっているo通常は数mgkg　と

低いが､温泉水の流入がある場所､あるいは漁港などの下水処理場からの汚泥では数10mg

kg-1となることがあるO
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2. 2　ホウ素(B)　原子量-10,81

岩石圏(mgkg~l)

カコウ岩(12)､玄武岩(8)､ケツ岩(130)､石灰岩(20)､砂岩(30)､土壌(20)､

海水(4.44)､淡水(0.015)

ホウ素鉱石　ホウ砂5水和物または10水和物(Na2B407-5H20､Na2B407-10H20) ､

Ulexite NaCa【B506(OH)6ト5H20､灰ホウ石〔コールマナイト､ HCa(BO3)3〕､

電気石(ト-マリン)､小藤石〔Mg3(BO3)2〕

大気圏　大気(4ng/m3)

生物圏(mgkg-1乾物中)

陸上植物(ll-140)､野菜(8-200)､噛乳動物筋肉(0.33-1)､晴乳動物骨(1.1

-3.3)､海産藻類(100-160)､海産魚(20)

集積植物　多くのアブラナ科､マメ科植物

集積動物

必須性　種子植物､青緑ソウ類､ケイ藻類に必須

毒性　植物に対しては1-5mgL~1で有害､

ヒトに対しては4　g/日で害

土壌環境基準　検液1L中1mg以下.

水道水質基準値ImgL-i以下.

水質環境基準･地下水環境基準ImgL-i以下.

排水基準IOmgL~1以下(海域以外)､ 230mgL~1以下(海域)

総説　土壌･植物　高橋(1976)､日本土壌肥料学会(1988)､

Kabata･Pendias (2001)､ Adriano (2001)

環境中IPCS(1998)

〔化学的性状および特性〕

ホウ素は植物にとって必須元素であり､微量要素としては唯一非金属元素である｡岩石､

土壌､海洋など分布は広いが､比較的溶解度が高い化合物が多いので高濃度に集積する場

合は限られている｡自然界ではホウ酸〔B(OH)3〕またはその塩として存在する｡鉱物とし

ては､ホウ砂5水和物Na2B407�"5H20 (Na2【B405(OH)4ト3H20)､または10水和物

Na2B407�"IOH20 (Na2【B405(OH)4】 8H20)などのナトリウム塩､ ulexite NaCa

【BsOsCOHOeト5H20のナトリウムカルシウム塩､ colemanite Ca【B304(OH)3トH20のカル

シウム塩がある｡ナトリウム塩､ホウ酸はアメリカ･カリフォルニア州のモハ-ビイ砂漠

の塩湖(サールス湖など)での生産が多く､カルシウム塩(コールマナイト)はアメリカととも

にトルコでの生産が多い｡このようなホウ酸塩鉱物は産地がトルコ､アメリカ､アルゼン

チン､ロシア､チリ､中国､ペルーなどに限られている｡わが国は需要の全量を輸入でま

かなっている｡
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自然界で最も分布が広い含ホウ素鉱物はホウケイ酸アルミニウムのtourmaline (ト-マ

リン､電気石)である｡比較的硬く風化を受けにくいため､土壌中に残留していることが

ある｡しかしホウ素含量は3.1%程度と低くホウ素の原料には用いられない｡色の美しい大

きな結晶は準宝石として扱われている｡

ホウ酸はごく弱い酸であり､解離度｣私は9.15と低い｡そのため､ pH 7以下の水溶液

中では解離していない【B(OH)31として存在し､ pH IO以上ではメタホウ酸イオン

B(OH)4~が主要な形態となる　pH6-11で高濃度の場合には溶解性の高いポリホウ酸イオ

ン〔B304(OH)4- ､ B405(OH)42- ､ BsCMOHh~など〕が生成するが､土壌溶液中ではこのよ

うな高濃度にはならないと考えられる｡

ホウ素の用途は広く､ガラス繊維､ホウケイ酸ガラス､窯業(うわ薬)､洗剤､核エネルギ

ー産業(原子炉の制御棒)などがある｡洗剤に使われる過ホウ酸ナトリウム

Na2【B204(OH)4ト5H20 (または1水和物)は､その中にBOOBの結合基をもっている

ため不安定であり､加水分解して過酸化水素を放出する性質があり､このため漂白剤とし

て利用される｡この加水分解は70-100℃で早いが､洗濯に使われる25-75℃では反応促

進剤を使っている｡このうち洗剤に使用したものは最終的に下水に放出される｡

2003年度のPRTRデータによれば､わが国では1年間に約4200トンが環境中に排出さ

れ､そのほとんどは事業所からの排出である｡このほか､事業所からの廃棄物として約2000

トン､下水道-約28トンが移動された(環境省環境保健部環境安全課､ 2005)c

〔土壌中における存在量〕

地殻中のホウ素含量は10､堆積岩100､土壌中で20 (2-70) mg kg~1である(Bowen,

1979)｡世界の土壌中ホウ素含量は表2.2.1に示した(Kabata-Pendias, 2001)｡
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表2.2.1土壌中のホウ素含量(mgkg '乾土)

土壌の種類 国 名 平 均 範 囲 文 献

ポドゾル●砂質土壌 イスラエル 29 - 43 R avik ovitch et al.(19 61)

ニュージーランド 15.5 ー56 W ells an d W hitton (1977)

ポーランド 9 5ー134 K ab ata-P en dias and P iotrow sk a (197 1)

U SA 35 < 2 0 - 100 S h ack lette an d B oern gen (1984)

ロシア1 5 . 5 - Z y r i n a n d Z b o r i s s s s s h c h u k ( 1 9 7 5 )

レス●シルト質土壌 中国 88 48 ｢ 128 L iu ,Zh u an d T an g (1983)

ニュージーランド 37 - W ells an d W hitton (1977)

ポーランド 35 14 - 48 K abata-P en dias and P iotrow sk a (197 1)

U SA 40 < 20 - 70 S h ack lette an d B oern gen (1984)

壌土質●粘土質土壌 ニュージーランド 10◆ < 1- 32 W ells an d W hitton (1977)

ポーランド 15 3ー75 K abata-P endias and P iotrow sk a (197 1)

U SA 50 7 - 70 S h acklette and B oern gen (1984)

luvisols インド 4- 9 T akk ar (l98 2)

イスラエル ■ー 50 - 85 R avik ovitch et al.(196 1)

チェコ共和国 61 48 - 75 C um ak ov (1988)

ニュージーランド 29 14 - 37 W ells an d W h itton (1977)

グライ土壌 ニュージーランド 31 13 - 60 W ells an d W hitton (1977)

レンジナ●石灰質土壌 中国 97 20 - 2 10 Q uip in g et al.(1984)

イスラエル 100一145 R avik ovitch et al.(196 1)

ポーランド 25 1- 194 K ab ata-P en dias and P iotrow sk a (197 1)

U SA 35 < 20 - 70 S h ack lette an d B oern gen (1984)

ロシア1 0 . 5 - Z y r i n a n d Z b o r i s s 声s s h c h u k ( 1 9 7 5 )

色土●褐色土 中国 61 3 1- 92 L iu ,Zh u an d T an g (19 83)

ニュージーランド 34.5 11- 70 W eU s an d W hitton (1977)

ロシア4 0 . 5 - Z y r i n a n d Z b o r i s s s s s h c h u k ( 1 9 7 5 )

F errasols 中国 60 5 - 300 L iu ,Zh u an d T an g (1983)

インド 一 14 - 467 T akk ar (19 82)

イスラエル 一 30ー60 R avik ovitch et al◆(196 1)

ソロンチヤク●ソロネッツ インド 34 12- 8 1 T akk ar (1982)

ニュージーランド 44 28 - 67 W ells an d W hitton (1977)

ロシア 85 49 - 10 5 Z yri n an d Z borissssshch u k (1975)

チエルノゼム チェコ共和国 54 42 - 64 C u m akov (19 88)
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U SA 35 < 20 ｢ 70 S h ack lette an d B oern gen (1984)

ロシア 52 4 7- 68 Zyrin an d Z bori sssssh ch uk (1975)

ユーゴスラビア 32 - K osanovic and H alasi(1962)

プレーリー●草地土壌 中国 54 32 - 72 L iu ,Zh u an d T an g (1983)

ロシア 38.5 27 - 50 Zyrin an d Z bori sssssh chu k (1975)

ユーゴスラビア 38 - K osanovic and H alasi (1962)

istosol*有機質土壌 ニュージーランド 8. 8 4 - 1 5 W e l l s a n d W h i t t o n ( 1 9 7 7 )

ポーランド 17- 48 K abata-P endias an d P iotrow ska (19 71)

U SA 30 < 20 - 100 S hacklette an d B oerngen (19 84)

ロシア 26 . 5 8 - 4 7 Z y r i na n d Z b o r i s s s ss h c h u k ( 1 9 7 5 )

林土壌 中国 46 F an g,S u n g an d B in g (1963)

U SA 35 30 - 70 E rdm an et al. (1976)

ロシア 32 - Zyrin an d Zborisssssh ch uk (197 5)

種々の土壌 チェコ共和国 65 54 - 76 C u m akov (19 88)

イギリス 13 4 .7 - 2 1 U re an d B acon (1978)

ニュージーランド 15. 5 2 .5 - 4 7 W el l s a nd W h i tt o n ( 19 7 7 )

ノレーマニア 4321 .5-6 8.5B aeies cuan dChir iac (1968 )

U SA 45 < 20 - 150 S h acklette and B oerngen (1984)

Kabata-Pen血as, 2001.

〔土壌中における動態〕

土壌中において溶解した形態のホウ酸塩については図2.2.1のように示されている

(Lindsay, 1972)c　ただしこの図の溶解度は相対的なものである｡酸性から中性域では

B(OH)3が主体であるが､ pH9.2以上ではH2BO3-が多くなる｡しかしこのように高いpH

は通常の土壌ではみられない｡

F
A
分
亡
.
L
L
叩
A
l
p
V
A
A
I
I
C
p
α
6
0
1

pH

図2.2.1土壌における可溶性ホウ素(Lindsay, 1972).
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土壌中におけるホウ素の動態とその規制する要因については玉井(1963)の研究がある｡

これによると､ホウ素はアロフェン系土壌で吸着が多く､カオリン系とモンモリン系土壌

では同程度であった｡ホウ素の吸着には土壌の陰イオン交換容量､リン酸吸収係数､遊離

酸化アルミニウム･鉄の含量､全炭素含量､および粘土含量が影響した｡吸着には他の陰

イオンは影響しなかったが､多量のリン酸イオンはアロフェン系土壌におけるホウ素吸着

を減少させた｡吸着に及ぼすpHの影響はアロフェン系土壌では大きかったが､結晶性粘

土鉱物を主体とする土壌では小さかった｡また土壌による吸着はLangmuir等温吸着式に

当てはまった｡

ホウ素がアロフェン系土壌で吸着が多く､ LangmuirまたはFreundlich等温吸着式に

適合することなどについては､その後多くの研究がある(Adriano,2001)c

〔土壌一植物系における動態〕

ホウ素は植物の必須元素であり､植物の細胞壁の形成や機能に関与している｡欠乏する

と通導組織の発達が阻害され､糖の移行性が低下するなどの障害が知られている｡動物に

とっては必須とはなっていない｡動物には細胞壁がないので必要性がないのかも知れない｡

作物のホウ素欠乏については多くの研究がある｡山本(1960)はナタネ､ビールムギの稔

実障害､ダイコン､ハクサイの心腐病がホウ素欠乏による生理障害であることを明らかに

した｡欠乏する土壌は砂質土壌､排水が良好で乾燥しやすい土壌､あるいは石灰を過剰に

施用した土壌で､特に降雨の少ない年に多かった｡欠乏の発生しやすい作物はナタネ､ダ

イコン､ハクサイなどのアプラナ科植物であり､イネ､オオムギ､コムギなどのイネ科植

物ではほとんど欠乏はみられない｡品種による差も認めた｡欠乏の発生する作物に対して

はホウ砂､ FTE (熔成微量要素複合肥料)､ホウ素入り複合肥料の施用が効果的であるほか､

トロナ産カリ肥料､草木灰､都市灰も効果があった｡このうちトロナ産カリ肥料について

は後記する｡

牧草中のホウ素については総説がある(高橋(逮)､ 1978)｡イネ科およびマメ科牧草中

のホウ素含量は表2.2.2に示した｡日本のデータは高橋(逮)らによるものである(Takahashi,

et al., 1977)｡
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表2.2.2イネ科およびマメ科牧草中のホウ素含量(mg kg~1乾物中)

国名 イネ科牧草 マメ科牧草

平均 範囲 平均 範囲

イギリス 26

チエツコ共和国 22 14 - 30

フィンランド 4 . 9 3 . 9 - 6 . 3

ドイツ 20 - 50 *

鳴り研究者) 20一60

伐り研究者) 30 - 100 *

ハンガリア 5 . 8 1 . 0 - 7 . 9 33 20 ｣ 35

日本 4 . 9 1 . 6 - 1 2 2 1 12 ｢ 35

ポーランド■ 5 . 6 1 . 0 一1 5 . 6 14 11.3ー16.5

ニュージーランド 5 . 2 1 . 7 - 1 0 . 0 26 * 3 - 12 0

S A 7 . 4 < 5 - 2 0 22 10 - 70

ロシア 2 - 10 40 * 3 2- 50

拐り研究者) 26 10 - 4 0

ユーゴスラビア 78 70- 9 7

*アルファルファ

Kabata Pendias, 2001.

表2.2.3欠乏､適正および過剰の場合の作物体中ホウ素含量(mgkg '乾物)

作 物 部 位 欠乏■ 適正 過剰

シュガービー ト 新 しく成 熟した菓身 12-40 35ー200

完 全に展 開した中位の薬 < 20 31-200 > 80 0

カリフラワー 花 菅生成前の全地上部 3 12 -23

菓 23 36

花 菅が 5% 生成 した時の薬 4■9 ll-97

ブロッコリー 莱 70

花 菅が 5% 生成 した時の葉 2●9 10 -71

芽キャベツ 結 球が生成 し始めた時の葉 身 6ー10 13-10 1 16 1

ニンジン 成 熟した菓身 < 16 32-103 175-307

葉 18

トマト 成 熟した若い葉 < 10 30 -7 5 > 20 0

全植 物 15 cm 高さ < 12 5 1-8 8 > 17 2
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セ ロリー 葉 柄 16 2 8 -7 5

′J､葉 2 0 6 9 -4 3 2 7 2 0

ジャガ イモ 3 2 日齢 の葉 12 > 18 0

播 種 後 7 5 日の完 全 展 開 葉 < 15 2 1 -5 0 > 5 0

ライグラス 生 長 の 速 い時 期 の 全 植 物 体 6 12 > 3 9 -4 2

カ ブ 根 が 肥 大 す る時 期 の 全植 物 体 < 9 9 6 -1 2 7

ダイズ 開 花 時 期 の成 熟葉 9 1 0 6 3

1トロー べ リ- 生 長 が活 発 な 時 期 の菓 1 2 3

タバ コ 芯 どめ時 期 の葉 ■ 16 9

マ メ 4 3 日齢 の植 物 体 12 > 1 6 0

壊 性 ソラマ メ 菓 お よび 茎 (地 上 5 0 m m で切 る) 4 4 13 2

莱 2 8 4 3

エ ンドウマ メ 白 播 種 後 1 か 月 の地 上部 3 6 -9 4 1 4 4

キュウリ 最 初 の収 穫 2 週 後 の 中 心 茎 の 成 熟 菓 < 2 0 4 0 -12 0 > 3 0 0

ピー ナ ッツ 3 0 日齢 の若 い薬 身 5 4 -6 5 > 2 5 0

アル ファル ファ 開花 始 期 の地 上 部 < 15 2 0 -4 0 2 0 0

開 花 直前 の 地 上 上 部 1′3 < 2 0 3 1ー8 0 < 10 0

10 % 開花 期 の 全植 物 休 8 -1 2 3 9 -5 2 9 9

アカクロー バ ー 菅 期 の 全 地 上 部 12 -2 0 2 1-4 5 > 5 9

開 花 期 の 地 上 上 部 1′3 2 0 -6 0 > 6 0

ーチ ヤー ドグラス 曹 期 の 全 地 上 部 14 3 0 -4 5 > 6 8

チ モシー 出 穂 期 の 全植 物 体 d l9 3 ー > 10 2

牧 草 開 花 前 1 番 刈 時期 の地 上部 1 0 -5 0 > 8 0 0

トウモ ロコシ 全植 物 2 0 cm 高 さ 8 -38 > 9 8

穂 生 成 期 の全 地 上 部 < 9 1 5 -9 0 > 10 0

コムギ ぶ ん げっ 期 の 地 上 部 2.1-5 .0 > 16

わ ら 4 . 6 - 6 . 0 1 7 > 3 4

秋 播 きコムギ 全植 物 4 0 cm 高 さ < 0 . 3 2 . 1 - 1 0 . 1 > 1 0

エ ンバ ク 播 種 後 4 7 日 < 10 5

ぶ んげ っ 期 の 地 上 部 < 1-3.5 6 -5 0 > 3 0 -4 0 0

わ ら 3●5ー5 . 6 1 4 - 2 4 > 5 0

オ オム串 ぶ ん げ っ 期 の 地 上 部 1 ◆9 - 3 . 5 1 0 > 2 0

5 0 -7 0

わ ら 7 . 1 - 8 . 6 2 1 > 4 6

Adriano (2001)による(ただし針葉樹､被子植物については省略).
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ホウ素含量は海生の生物で高い傾向があり､褐藻では120 mg kg"という高い値が報告

されている｡双子葉植物ではマメ科､アプラナ科の植物で高く､単子葉植物ではイネ科植

物で特に低い(高橋(英)､ 1976),作物中での欠乏､適正､過剰の場合のホウ素濃度につ

いては表2.2.3に挙げる(Adriano, 2001)c

作物でホウ素欠乏が起きる条件には様々なものがあるo土壌が酸性な場合に降雨やかん

がい水によって溶脱され土壌で欠乏となりやすい｡ただし石灰施用をして酸性矯正のみを

行うと植物によるホウ素の吸収が抑制され､植物にホウ素欠乏が発生することがあるo pH

の影響については図2.2.2に示した(Adriano, 2001)tほぼ非解離のB(OH)3の量に関係し

ており､メタホウ酸イオンB(OH)4~は吸収されにくい｡
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図2.2.2ホウ素の植物による吸収(相対値)に及ぼすpHの影響仏driano, 2001).
pH 6の吸収量-100.実線は非解離B(OH)3の比率･

土壌が乾燥すると植物がホウ素を吸収しにくくなる｡ハウスでは土壌が乾燥しやすいの

でホウ素欠乏が発生しやすい｡ホウ素の要求性には植物種間差が大きいので､あまり要求

量の大きくない水稲が生育していた水田をミカン園に転換した場合にミカンにホウ素欠乏

が発生した事例もある(高橋(英)ら､ 1980)｡

海水のホウ素濃度はかなり高く平均4.44mgL- (Bowen, 1979)であり､そのため海水

の影響を受けている海成の堆積土壌で植物に過剰害が現われることがあるoまたホウ素含

量の高い岩石由来の土壌､乾燥地帯の土壌などでもホウ素の過剰害が発生する仏driano,

2001)｡しかし多雨条件下の日本の土壌では溶脱がありホウ素が蓄積していることは通常は

ない｡過剰害がみられるのはほとんどが肥料などから過剰に(誤って)ホウ素が施用され

た場合､またはハウス土壌である｡

ホウ素の過剰害は作物によりやや異なっているが､土壌中ホウ素が5 mgkg~1以上にな

ると発芽が抑制され､イネ科植物では10mgkg l以上､アブラナ科植物では20-30mgkg

~1以上で生育害が認められる｡

工場廃水や湧水でホウ素の高い水が流入した水田で生育する水稲では､水溶性ホウ素が
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lOmgL-iくらいでは生育にあまり影響がないが､ 20mgL~1になると葉が褐色になり､.40

mg L l以上ではほとんど枯死する｡被害を受けた稲わらでは40-60 mg kg~1､もみがら

で30-100mgkgー1､玄米で10-40mgkg-1も含まれていた｡かんがい水中のホウ素濃度

は0.5mgL-1以下であることが必要である(高橋(英)ら､ 1980)ォ

タマネギ､ホウレンソウ､シロナでは土壌中ホウ素濃度が5-10 mgkg~1では害はみら

れないが､ 50mgkg-1では過剰害が著しかった｡またマメ類では土壌中ホウ素濃度が7-8

で葉に褐色斑点が生じ､のちその部分は壊死した(高橋(英)ら､ 1980)｡

太平洋戦争前のトロナ産(カリフォルニア州サールス湖)のカリ肥料ではホウ素が高く

過剰害が発生したことがあり､そのためカリ肥料中でのホウ素が有害物質として公定規格

で制限された｡しかしその後､製造工程が改良されたこと､カリ肥料の産地がカナダなど

に変わったため､このようにホウ素含量が高いカリ肥料はわが国ではみられなくなった｡

公定規格におけるカリ肥料中のホウ素の規制も昭和31年に削除された｡

最近､溶脱がないハウスでは連用したホウ素が土壌中に蓄積して害が発生する可能性が

指摘されている｡愛知県蒲郡地方のハウスミカンで果実の着色期ころから旧葉の先端部か

ら黄化する症状が認められ､症状が激しい場合には旧葉､新薬ともに黄化症状が発生し､

落葉､樹勢の低下､果実の減少がみられた(武井･津田､ 1985)｡この障害発生は､土壌中

の熱水可溶性ホウ素が1 mgkg-1以上であり､ 2.5 mgkg~1以上では激しい症状を示した｡

ミカン葉中のホウ素は150mgkg l以上で発症した｡障害発生ハウスではビニルを除去し1

年以上露地状態でホウ素の洗脱が必要であった(武井､ 1988)c

ホウ素は欠乏と過剰の差が小さいので必ず土壌診断を受けてホウ素の施用を続けるかを

決定するのが重要である｡

〔食品中での存在量〕

食品中のホウ素含量は表2.2.4に挙げた(IPCS, 1998)c　また植物性食品中および穀物類

中の含量については表2.2.5､表2.2.6にそれぞれ示した(Kabata-Pendias, 2001)ォ　ホウ素

の主な供給源は果実､野菜､マメ類､ナyLッであり､肉､魚､穀物からの供給は少ない｡
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表2.2.4食品中のホウ素含量(mgkg-1現物当たり)

食 品 ▲ H u nt et al. (19 91) A n d erson et al. (194)

果実 リンゴ 生 2.73 2ー38

リンゴジュース 1.88 2.41

リンゴソース 2.83 1.04

バナナ 生 3.72

サクランボウ 1.47 0.92

ブドウジュース 2.02 2.06

オレンジジュース 0.41 1.59

モモ 缶詰 1.87

ナシ 缶詰 1.22

乾燥果 実 ナγメ 9.2

プル ーン 27 2 1.5

ブ ドウ 25 19

野菜 マメ 緑 色 0.46 1.56

プロツコリ■ 花 ■ 1.85

ブロッコリー 茎 0.89

レタス､ 結球 <0.015

ニンジン 缶詰 0.75

ナッツ アーモンド 23

ヘ ーズルナッツ 16

ピーナッツ 18 13.8

肉 牛 肉 <0. 015 <0.05

鶏肉 胸 肉 <0. 015 0.09

ターキー 胸 肉 <0. 015

牛乳 ●乳製品 チーズ <0.015 0.19

牛乳 2 % <0.015 0.23

穀物製品 パン 自 強化 0.20 0.48

コーンフレーク 強化 0.31 0.92

コムギ粉 白 0.28

ヌ｣ ドル 卵 乾燥 強化 0.37

コメ 自 インスタント <0.015

スパゲッティ 乾燥 強化 <0.015

その他 ケチャップ 0.85 1.39
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'浪lJ nig L

IPCS (1998).

表2.2.5植物性食品中のホウ素含量(mgkg-1)

物　　　　　　　　　部　位　　　乾物当たり　　　灰分当たり

イ-トコーン　　　　　　子実　　　　1.5

マメ

キャベツ

レタス

ニンジン

タマネギ

ジャガイモ

トマト

リンゴ

オレンジ

英　　　　　13

菓　　　　　14

葉　　　　　1.3

根　　　　　9.9

塊茎　　　　10

塊茎　　　　　6.1

果実　　　　　6.1

果実　　　　　8.3

果実　　　　　9.4

Kabata Pendias (2001).
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表2.2.6穀類子実中のホウ素含量(mgkg ')

m m 国名 平均 範囲

オートムギ カナダ 0●7 -

イギリス 3.3 -

ポーランド 2●0 1●9ー2■3

フィンランド 1●2 0.9-1.3

U SA 2■2 1.6-3.8

ロシア 6■8 5 - 8

オムギ イギリス 3.4 -

- フィンランド 1●0 0.7-1.1

U SA 1●6 0●9ー2●3

ロシ′ア 6■6 5 - 9

コムギ ポーランド 0.8 0■3ー1●5

フィンランド 1●2 1.1- 1.2

(春播き) U SA 1■9 0●8ー4⊥3

(秋播き) U SA 1●8 0.8-3.5

ロシア 6●8 1-15

Kabata Pendias (2001).

〔動物･人間に対する影響〕

ラット､マウス､イヌにホウ酸またはホウ砂を餌または飲料水で与えた場合､精巣に対

する障害が認められている｡またラット､マウス､およびウサギでは発生毒性も観察され

ている｡ラットを用いた催奇形性試験では胎児の体重増加抑制に基づいてNOAEL (悪影響

が観察されない水準)は9.6 mg kg"日-1とされた　LOAEL (最小悪影響観察水準)と

しては13mgkg-1日~1で胎児の体重差(約5%)および肋骨の異常が観察された(IPCS,

1998)ォ変異原性試験では陰性であり｣ホウ酸あるいはホウ砂には遺伝子障害障害性はない

と考えられている｡ラットとマウスにホウ酸を与えたを長期試験では発ガン性は認められ

ず､人間に対しても発ガン性のある物質に分類されていない(IPCS, 1998)ォ

このような試験を基にNOAEL9.6 mg kg"に不確実係数100を掛けて(通常､不確実

係数は10であるがホウ素の毒性に関しては種々の論争があることから安全をみて100とし

た)､ホウ素のTDI (1日許容摂取量)は0.096mgkg-　日-1とするべきと厚生科学審議会

では結論した(厚生科学審議会生活環境水道部会･水質管理専門医委員会､ 2003)c

ホウ酸やホウ酸ナトリウムは古くから防腐剤､消毒薬として用いられてきたが､火傷や

傷ついた皮膚から吸収されたときの毒性が指摘され､･現在では目の洗浄･消毒に限定して

使用されている(環境省環境保健部環境安全課､ 2005)｡
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〔肥料中の存在量〕

アブラナ科などの野菜や果樹にはホウ素欠乏が多くみられることから､野菜･果樹用の

肥料にはホウ素が添加されていることが多い｡過剰が激しい場合には水溶性のホウ酸やホ

ウ酸ナトリウムが葉面散布されることがある｡ただ水溶性塩類では施肥むらなどにより過

剰障害が発生しやすいので複合肥料に添加するか､奉るいはクエン酸可溶性の肥料〔BM熔

成リン肥やFTE (fritted trace elements､公定規格では熔成微量要素複合肥料)〕を使うこ

とが多い｡ホウ素の施用量は通常10a当たり0.2-0.4kgBである｡

わが国ではホウ素を多く含む岩石がないので､ホウ素原料の全量を輸入している｡太平

洋戦争後､国内資源を利用する見地から岩手県宮古市に産する小藤石〔ことういし､

Mg3(BO)2〕を肥料化することが試みられた(例えば粉末を過リン酸石灰に混合し加熱)｡し

かしその後､ホウ酸塩が多量に輸入されるようになってこの国産化は実現しなかった｡

太平洋戦争前に輸入されたサールス湖トロナ社産塩化カリウムには相当のホウ酸塩を含

むことがあり､場合によっては植生害となることから昭和25-31年の公定規格では無水ホ

ウ砂0.5% (B 1070mgkg"1)以下と規定されていた｡しかし前記のように､技術の進歩

でB含量が低下し､むしろ微量要素としてプラス面が多いことから昭和30年代になって規

格から除外された｡

石炭の燃焼灰(フライアッシュ)中には､石炭の起源にもよるがJホウ素含量が高いこ

とがあり､ 1900mgkg-1という高い値も報告されている(IPCS, 1998)ォ　このホウ素の肥

効が現われるためフライアッシュの肥料利用が進められてきた｡ケイ酸カリ肥料は､始め

はこのホウ素の有効利用をするために開発された(クエン酸可溶性ホウ素が0.1%保証され

ているのはそのため)｡しかしその後､この肥料は水稲などのホウ素要求量のあまり高くな

い作物に需要が伸びている｡燃料の石炭が変わってホウ素含量が少ないフライアッシュと

なる場合もあり､その場合にはホウ酸塩を製造時に添加しているが､ホウ素要求量の少な

い作物に使うのであればホウ素の保証にはあまり意味はない｡

現在肥料中のホウ素で注意しなければならない点は農耕地からの溶脱により地下水中の

ホウ素濃度が影響されるかである｡すなわち平成11年の地下水環境基準､平成13年の土

壌の汚染に係る環境基準の改正により､地下水または溶出試験の検液中でホウ素濃度はl

mgL-1と規制値が設定されたことから､農耕地に施用した肥料などの影響が注目されるよ

うになった｡

リン鉱石､リン酸肥料自体のホウ素の溶出については表2.2.7のような測定値がある｡い

ずれも地下水環境基準であるImgL-1を大きく･上回ることはなかった(日本肥料アンモニ

ア協会､私信)｡この濃度は肥料そのものからの溶出濃度であり､肥料工場から排水中に直

接流出した場合を想定している｡
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表2.2.7リン鉱石､リン酸肥料中のホウ素と溶出濃度

試 料 ホウ素含 量 ■ 溶 出濃度

m e k g一1 m g L ー1

リン鉱石

■ モロッコ 16 0 .0 2

ヨルダン 16 0 .10

中 国 6 0. 06

フロリダ 34 0 .ll

リン酸肥料

粒 状過 リン酸石灰 140 1.1 2

重焼 リア 16 1.0 8

ようリン 20 0.04

日本肥料アンモニア協会資料.

土壌に施用したあとは希釈によりさらにずっと低くなる｡ホウ素の施用量は上記のよう

に10a当たり0.2-0.4kgである｡このホウ素が作土10cm深さに均一に混合されると土

壌中ホウ素濃度は2-4mgkg-1 (土壌の密度1として)となる｡このホウ素が全量､降雨

により溶出したと〔ても溶出水中の濃度は0.4-0.8 mg L~1にしかならない(浸透水量を

500mmとして)｡作物のホウ素過剰が現われる土壌中ホウ素濃度はもっとも過剰に鋭敏な

マメ類で5mgkg-1であり､この過剰なホウ素が降雨(水量500mmとして)で溶脱され

るとして､その濃度は1mgL-1である｡すなわち施用したホウ素が溶脱して地下水のホウ

素濃度が環境基準に到達するのは､作物のホウ素過剰が現われる濃度であり､適正な管理

をした農耕地ではあ.りえない.

表2.2.8下水中のホウ素含量(mgL~1)

国●地域 B (m g L -1) 文 献

SA (工業排水) 0●4ー1 ●5最高4 . 0 5 B an eri i (1969)

ヨーロッパ (家庭●工業) 2 最高 5 B utterw ick et al. (1989)

エジプト (下水 ) 0.32-0.38 E l-H assanin et al. (1993)

ウエーデン (放流水) 0.34-0.44 h i and Jonsson (19 72)

ペイン A licante (工業) 1.45 N avarro et al.(1992)

E lche (工業 ) 3 N ava汀o et al▼(1993)

イギリス 公共下水 1.21-3.9 6 範囲 W A ggott (1969)

IPCS (1998).
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ホウ酸塩を洗剤に緩衝材､軟水化､漂白を目的に使用するため下水および汚泥にはホウ

素が検出される(Adriano, 2001)｡下水の分析値を表2.2.8に奉げる(IPCS, 1998)c　下水

放流水をマツ林に長期間散布してホウ素の害が発生した事例が報告されている(Adriano,

2001)t　下水中のホウ素は下水汚泥に濃縮するので汚泥中のホウ素含量は数100 mg kg~1

に達することがある｡アメリカ東中部州の100か所の下水処理場での調査によるとホウ素

含量は4-757mgkg-1 (乾物)であり､中央値28mgkg-1､平均値109mgkg~1であっ

た(McCallaetal., 1977),ただしホウ素13mgkg　を含有する汚泥を112tha-1施用し

ても植物中のホウ素濃度が高くなることはなかった(Dowdy and Larson, 1975: Adriano,

2001),

2. 3　カドミウム(Cd)　　原子量-112.40

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(0.09)､玄武岩(0.13)､ケツ岩(0.22)､石灰岩(0.028)､砂岩(0.05)､

土壌(0.35)､海水(0.00011)､淡水(0.0001)

カドミウムを含有することが多い岩石　閃亜鉛鉱(ZnS)に随伴

大気圏　大気(o二5-620ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.1-2.4)､野菜(0.05-0.9)､噛乳動物筋肉(0.14-3.2)､晴乳動物骨

(1.8)､海産藻類(0.3-2.5)､海産魚(0.1-3)

集積植物　植物　Thraspiなど

Agaricusなどのキノコ類､ Ostrea属などの軟体動物の肝臓､

晴乳動物めジン臓

必須性　なし(生物中ではメタロチオネイン､メチルカドミウム化合物などとして存荏)

毒性　植物に対しては1-100mgLTlで有害､ネズミに対しては10-20mg/日で害作用

土壌環境基準　検液1L中0.01mg以下であり､かっ農用地においては米中でImgkg-1

未満.含有量基準150mgkg-1以下.

水道水質基準　O.OlmgL-i以下.

水質環境基準･地下水環境基準　0.01 mgLTl以下.

総説　土壌･∴植物　浅見･平田･能川(1986),日本土壌肥料学会(1996)､

Lagerwerff (1972), Alloway (1995b),McLaughlin and Singh (1999),

Kabata Peふdias (2001)､ Adriano (2001)

集積植物　長谷川(2002､ 2004)

環境中IPCS (1992a, 1992b)

動物･人間　Schroeder and Balassa (1961)∴Chaney et al. (1999)

植物あるいは動物に対して非必須元素でありながら､土壌科学あるいは植物栄養学の分
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野でもっとも関心をもたれた元素はおそらくカドミウムであろう｡カドミウムが生物にと

って脅威となっている理由には次がある(Singh and McLaughlin, 1999)｡

1)非必須性元素であり､非代謝性元素であること

2)植物にとって障害とならない濃度であっても人間に対して毒性があること

3)土壌一植物系において､他の金属元素に比較して易動性があり吸収･移行されや

すいこと

4)人間に対する毒性に蓄積性があること

人間に対するカドミウムの負荷はほとんどが食品を経由するものであるが､喫煙､ある

いは職業的暴露も同様に重要と考えられている｡

カドミウムの人間に対する影響についての研究は､ Schroeder and Balassa (1961)が最

初といわれている｡彼らは､カドミウムが動物体内で蓄積すること､ホメオスタシス(恒常

性)が働かず過剰を摂取するとそれを全部排出することができないこと(亜鉛などでは摂取

量が多くなると排出も多くなり体内で蓄積しない)､開発先進国の人の体組織では後発国の

人の体組織よりカドミウム濃度が高いこと､高血圧との関係などについて報告した｡さら

に作物による肥料中のカドミウムの吸収についても研究した(Schroederelal. (1967)｡

世界で始めてカドミウムの人間に対する障害が報告されたのは富山県神通川流域におけ

るイタイイタイ病であり､ 1960年代後半のことである｡その後､群馬県安中の亜鉛精錬所

付近での汚染が明らかになり､この時の死亡者のジン臓をSchroederが分析し､灰中で数

1000-10000 mg kg-　という異常値が発表され社会的な衝撃となった(当時の新聞)｡その

後､各地の水田でカドミウム汚染が発見され､玄米中のカドミウム濃度の規制に至った｡

土壌とコメのカドミウム汚染については詳しく報告されている(浅見､ 1997､ 2005)｡

カドミウムはリン鉱石中での含量が比較的高く､数一数10mgkg'であり､肥料中にも

検出される｡下水汚泥中でも数一数10 mgkg lが定量される｡そのため昭和46年にリン

酸質肥料にカドミウムの規制値が設定され(浅野､ 1970)､さらに数年後複合肥料などにも

カドミウム規制が拡張された(豊田､ 1975)c　肥料中のカドミウムの規制は当時､世界で最

初のことであった｡この対応で肥料中のカドミウムの問題は一件落草となった｡

環境庁は昭和59年に下水汚泥を施用した土壌管理基準を設定し､具体的には亜鉛濃度で

規制した｡これは汚泥中の亜鉛濃度あるいは施用量を規制すればこれが同時にカドミウム

の規制になると想定されたからである(自然界においてカドミウム/亜鉛の比率はほぼ一定

の範囲にある｡当時の分析技術ではカドミウムで細かく規制すると種々のトラブルが予想

された)0

カドミウムについての研究はその後､欧米諸国で盛んになり､人間の健康､特に腎臓に

対する影響が研究され､wn0で人間に対する一日許容量が確立された｡これに対して食品

などからの人の摂取量がすでにこの許容量の75%にまで達している可能性が指摘され､大

きな関心事となった(Johnston and Jones, 1995)｡ EUではすべての工業生産においてカ
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ドミウムの使用が禁止され(ニカド電池の禁止など)､食品中の濃度が規制された｡土壌一

植物一動物-食品ルートにおけるカドミウムの挙動が問題となり､肥料中のカドミウムに

ついても規制がEUで議論されている(詳細は6.2参照)0

土壌･植物中におけるカドミウムの動態などについては浅見ら(1986)､日本土壌肥料学

会(1996)の総説があり､また最近はAlloway (1995b), McLaughlin and Singh (1999)､

Kabataヤendias (2001)などのすぐれた著書がある｡ただし海外の本は日本の研究につい

てはあまり引用されてなく､水田土壌についての記述も欠けているものがある｡

〔化学的性状および特性〕

カドミウムは融点が低く(321.1℃)､柔らかく加工が容易な金属である｡亜鉛の精錬の

際に副産されるので生産量は亜鉛の生産量にほぼ比例している｡用途としては､ ①耐腐食

性に優れることから電子機器などの仕上げメッキ用､ ②塩化ポリビニルの柔軟化材､ ③プ

ラスティック､ガラスの黄色色素､ ④ニッケル･カドミウム電池､ ⑤各種合金がある｡カド

ミウムの生産量･消■費量とも日本は飛びぬけて世界一であり続けており､特に電池での消

費が多い　2000年以降､生産量では中国が日本に追いついている(浅見､ 2005)｡

〔地殻および土壌での存在量〕

地殻中のカドミウムの平均は0.11､堆積岩0.17､土壌で0.35 (0.01-2) mgkg-1と推定

されている(Bowen, 1979)c　世界各国における土壌中含量の測定例は表2.3.1に示した｡

わが国の農耕地におけるカドミウム含量についての環境庁が行った結果は表2.3.2に挙げる｡

表2.3.1世界の土壌中のカドミウム含量(mg kg-1非汚染土壌)

国　名　　　　　　　　　　　　　　Cd含量　　　　　　文　献

Angelone and Bini, 1992

オーストリア

ベルギー

デンマーク

フランス

ドイツ

ギリシャ

イタリア

オランダ

ノルウェー

スペイン

イングランド･ウェールズ

スコットランド

スウェーデン

0.20　算術平均

0.33　算術平均

0.24算術平均

0.74算術平均

0.52　算術平均

7.40算術平均

0.53　算術平均

1.76　算術平均

0.95　算術平均

1.70　算術平均

0.70　算術平均

0.47　算術平均

0.22　算術平均
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ポーランド　砂土

レス

0.30　算術平均

0.46　算術平均

壌土　　　　　　　　0.53　算術平均

Kabata Pendias et al., 1992

オーストラリア

無施肥田園土壌

施肥田園土壌

0.05-0.97

0.09-0.82

McLaughlin et al., 1996

北アメリカ

カナダ/サスカチュワン

表土

下層土

カナダ/USプレイリー

アメリカ合衆国

0.58　算術平均

0.47　算術平均

0.28算術平均

0.18　幾何平均

0.27　算術平均

0.27　算術平均

0.35　幾何平均

Mermut et al., 1996

Garrett, 1994

Holmgren et al., 1993

Holmgren et alリ1993

Alloway, 1995

Sposito and Page, 1984

世界平均　　　　　　　　　　　　　0.62　幾何平均　　　　Ure and Berrow, 1982

中　国*1

台　湾*l

s　#'

0.10-0.19

m,d. -0.22

n.d. -2.2

楊･久保井､ 1989

Chen, 1992

日本土壌協会､ 1984

*1日本土壌協会(1999), n.d.=検出されず.

Traina (1999)に日本土壌協会(1999) (>1>を加筆.

表2.3.2　日本の農耕地におけるカドミウム含量(mg kg~1乾土､強酸分解法)

点 数

表 層 土 下 層 土

中央値 95% 値 範 Bf- 中央値 95% 値 範 囲

全体 687 0 . 3 9 0 . 8 9 n . d . 2 . 3 0 0 . 2 3 0 . 8 0 n . d . 1 . 4 0

除く樹園地 633 0 . 3 8 0 . 8 4 n . d . - 2 . 3 0 0 . 2 4 0 . 8 0 ◆d . - 1 . 4 0

水 田 23 1 0 ー4 0 0 . 8 0 t r . - 2 . 3 0 0.2 3 0 .70 tr. 1.00

畑 ■ 166 0 . 4 0 ◆9 3 n . d . - 2 . 3 0 0.3 0 0 .74 n .d.-1.40

樹園地 54 0 . 4 0 1 . 2 0 0 . 1 0 ー2 ◆3 0 0 . 2 1 1 . 0 5 n . d . 1 . 2 0

林地 236 0 . 3 0 0 . 8 8 t r . ∴1 . 8 0 0.2 0 0 .82 n .d. 1.40

砂丘未熟 土 17 0 . 2 0 2 . 3 0 n . d . - 2 . 3 0 0.10 1.40 n.d. 1.40

火 山灰土 164 0 ▼3 0 0 . 8 0 0 . 1 0 - 1 . 8 0 0.27 0 .68 n.d. 1.40

褐色森林 土 125 0 . 2 0 0 . 6 7 t r . - l . 8 0 0.20 0 .75 tr.-l.40
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n.d.=検出されず　tr.=ごく少量.

日本土壌協会(1984):日本土壌肥料学会(1996).

土壌には母岩に由来するカドミウム以外に各種起源からの添加がみられる｡これらの寄

与度について推定は表2.3.3に示した(Alloway and Steinnes, 1999)｡さらに詳細な推定は

IPCS(1992b)などでみることができる｡

表2.3.3　カドミウムの人工的土壌投入量の推定

起 源 含 量 土壌 への投 入

(m g k g t l) (g h aー1 年ー1)

大気 降下物

湿′乾降下物 (通 常) - < 1 . 1 - 9 . 0

湿′乾降下物 (精錬所 ) - 2 5 - 1 0 0 0

道路粉塵 1●5一12 -

ゴムタイヤの磨耗 20 ー90 ー

燃焼炉フライアッシュ 2. 6 - 6 8 -

土壌への施 用

■ リン肥料
0.2 - 3 4 5 * 1 0. 3 - 8 .9

副産セツコウ <6. 0 -

下水汚泥 < 1- 3 4 10 15 0 以内

堆肥 ■ 0 .2 6 一 11.7 -

*1 1.0-641 mgCd kg-'P

Alloway and Steinnes, 1999.

〔土壌中での動態〕

土壌･植物におけるカドミウムの動態についていくつかの総説がある(Lagerwerff, 1972:

Chaney and Giordano, 1977: Singh and McLaughlin, 1999 :浅見ら､ 1986 :日本土壌肥

料学会､ 1996)｡汚染土壌についての研究は渋谷(1979)､ Iimura (1981)などに､またカ

ドミウム汚染土壌とコメについては浅見(2005)が詳しい｡

土壌中のカドミウムは表層で下層土より高いことは表2.3.2の調査結果でもみることがで

きる｡施肥などが行われていない森林土壌においてもカドミウム濃度は下層土に比較して

表層で高いことから､植物により吸収されたカドミウムが落葉枝などにより土壌の表層に
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戻り､蓄積すると推定された｡ヒ素についてはこのような表層での集積はみられなかった

(渋谷､ 1979 :深見､ 1996).ただし後記のRothamstead研究所における長期連用試験

区での調査では大気降下物の影響と推定している｡

土壌中カドミウムの分画法はいくつかの方法が提案されているo各画分のカドミウムは

土壌溶液を介して平衡状態にあり､土壌のpH､酸化還元電位､共存する有機物あるいは塩

類濃度などに影響されている｡土壌溶液中で安定なカドミウ本の形態については図2.3.1に

示した｡実際には有機物との錯体などとして存在するカドミウムもあり､さらに複雑であ

る｡またこの図では酸化還元電位(Eh)の影響を考慮に入れていないが､水田土壌中では

Ehの低下に伴う硫化物の生成がもっとも重要であり(図2.3.2)､これが水稲によるカドミ

ウム吸収に決定的な影響を与えている(伊藤･飯村､ 1975)O

◆◆

C d

○
◆ ∝ 0

C dd

一′

c d S O O

I

◆
C d O H

45　　　　　　　55　　　　　　6*　　　　　　7.5　　　　　　05　　9
pH

図2.3.1土壌水中におけるカドミウム種の安定域(IPCS, 1992).
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図2.3.2土壌の酸化還元電位(Eh)の変化と硫化物の生成(伊藤･飯村､ 1975).
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土壌溶液中での難溶性カドミウム塩類の溶解性は図2.3.3に示した(伊藤･飯村､ 1975)｡

硫化カドミウムの溶解度の低いことは明白である｡リン酸カドミウムはpHが高いと溶解度

は低下するが､ pH6-7付近でも0.1mgL~1以上となる｡かんがい水中でO.OlmgL-H飲

料水の基準)であっても水田ではカドミウムは集積し水稲によるカドミウム吸収が増加する

(伊藤･飯村､ 1974)ことからリン酸塩となっても吸収の抑制となる可能性は低い｡
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図2.3.3　カドミウムの難溶性塩類と平衡にある溶液中のカドミウム濃度(伊藤･飯村､ 1975).

カドミウムと土壌腐植との錯体の安定度はニッケル､亜鉛よりは小さい｡また土壌中で

の浸透性についてはすでに他の金属と比較は図1.3.1に示した｡

カドミウム汚染土壌から洗浄によりカドミウムを除去する試験も行われている｡塩化カ

ドミウムを表層に添加した荒川土壌(沖積土)にEDTA-2Naを1当量添加するとカドミウ

ムは土壌カラム(6cm)から35%溶脱し､ 10当量の添加では85%除去できたが､西ヶ原土壌

(火山灰土)ではカドミウムは施用位置に残存し効果はなかった｡水稲を生育させたポット試

験においても荒川土壌では洗浄効果があり､西ヶ原土壌では効果がなかった｡ EDTAが火

山灰土に由来する活性アルミニウムなど位置換されカドミウムのキレート生成が不完全だ

ったものと推定した(越野･福田､ 1976)c　水田圃場においてもEDTAによる洗浄試験が

行われEDTA･2Na 100 kg/10 aの施用で玄米カドミウム濃度はかなり低下した(中島･小

野､ 1979:小野､ 2003).

酸を使っての洗浄も可能であるが､使いにくくまたカドミウム以外の塩基成分も除かれ､

また洗浄後の液の処理が必要である｡中性の塩化カルシウム溶液による洗浄も可能性があ

り､また塩化鉄がEDTAや塩酸などと同等の洗浄効果があることが分かった(牧野､2004a､

2004b :高野､ 2006)｡試験結果はインターネットでもみることができる(小野､ 2003)｡

〔土壌一植物系における動態〕
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植物中のカドミウム含量についてはデータ集録があり(農林水産技術会議事務局､ 1977)､

その復刻版をインターネットでみることができ.る(農業環境技術研究所インベントリーセ

ンター､ 2006)ォ

植物によるカドミウムの吸収に及ぼす要因は様々であり､また植物種･晶痕によって異

なっている(WelchandNorvelli 1999)c畑作物においては土壌pHの影響がもっとも大き

く､また土壌有機物､共存する金属元素､施肥などが影響する｡

水耕試験における水稲に対するカドミウムの障害､カドミウム吸収については茅野らの

研究を始め数多くある.茅野らの成果はすでに第1.4章や述べた(茅野､1970‥ Chino, 1981)ォ

カドミウムは水稲により比較的容易に吸収され､地上部に移行する｡銅のように根にと

どまることはない｡葉身に比較すると玄米中の濃度上昇程度は低い｡玄米中ではアリュ-

ロン層(糠層)に多く､精白により濃度は10%前後低くなると推定されている｡ただ精白

による濃度低下はリン､マンガンほどではない(越野､ 1973)｡

水稲に対しては土壌のEhを低下させ硫化物を生成させるのがもっとも吸収の抑制にな

る｡そのような試験は北陸農試(伊藤･飯村､ 1975)を始めとして､その後多くの農試で

行われた〔浅見(2005)に総括〕｡これらのうち北陸農試の試験については表2.3.4に示し

た(飯村･伊藤､ 1978)<

表2.3.4水管理による水稲によるカドミウム吸収の抑制

落 水 時 期 ●

土 壌 の 酸 化 還 元 電 位 (E h e m V 玄米 重

(g ′ポ ット)

玄 米 中 C d

(m g k g - 1)7 ′0 5 7 ′0 8 7 ′1 4 7′2 1 8′0 2 8′1 0 8′2 3 9 ′0 1

分 けつ 盛 期 ー幼 形 期 3 0 8 3 5 0 2 4 3 -1 蝣4 9 2 9 .3 0 .36

幼 形 期 以 降 2 5 0 4 6 0 15 9 3 0 1 3 0 9 壷8●5 1.0 7

一lih揃 期 以 降 18 7 1 6 4 30.4 0 .64

乳 熟 期 以 降 9 4 30.2 0 .25

常 時 たん 水 18 5 1 2 8 .8 0 .21

常 時 たん 水 (C d 無 添加 ) 2 5 1 15 1 18 5 2 0 6 -12 -4 1 -4 4 29.4 0 .04

●分けつ盛期-7/4,幼形期-7/13,穂揃期-8/9,乳熟期-8/23

供試土壌-グライ低地土､ Cd添加量-3 mg kg~1(乾土当たり).

玄米重は14%水分として､ Cd濃度は乾物当たり.

飯村･伊藤(1978)∴

このように､常時たん水の場合が最も玄米中カドミウム濃度は低くなる｡この効果は乳

熟期までたん水を続ければ認められ､穂揃期前後に土壌のEhが十分低下していることが必

要である｡この時期に気象条件により水不足で水田の場合､あるいさ耳土壌の浸透性が大き

くてEhの低下が実現できない場合には､玄米中のカドミウム濃度は高くなりやすい｡浸透

84



性を′J､さくするためにはベントナイトなどによる床締めが有効である｡有機物の施用もEh

の低下を促進し､カドミウムの吸収抑制にもなる｡

硫化カドミウムの吸収は著しく低いが､この硫化カドミウムを含む種々のカドミウム化

合物を外部から添加した場合にはこのような吸収性の低下はみられない｡表2.3.5に示した

試験で.は､単体のカドミウム(金属粉末)を含む9種(水稲)または8種(コムギ)を土壌に添

加したポット試験ではカドミウムの水稲またはコムギによる吸収はほとんど同等であった｡

試験はさらにハクサイ(幼植物)､サントウサイ､インゲン､トウモロコシについても行っ

たが難溶性化合物であっても案外吸収量は多かった(三幣･福島､ 1971:三幣･福島､ 1972 :

三幣･福島､ 1973)｡同様な結果は日本肥糧検定協会における試験でも得られている(私信)｡

表2.3.5　異なった形態のカドミウム化合物を施用した水稲玄米収量､

コムギ精麦収量およびそれらのカドミウム濃度

形 態

C d 添加

m g k g

玄米収量 C d 濃度 子実収 量 C d 濃度

g 鉢一 m g k g " g 鉢ー1 m g k g ー1

対照無添加 0 5 5 . 6 0 . 1 48.6 0●7

金属 C d 粉 末

C d 0

C d (0 H )2

C d C O a

C d S 0 4

C d S

C d 3(P O 4)2

C d C k

C d (N O 3)2

1 0 5 3 . 2 1 . 4 4 1.3 3●6

2 0 4 6 . 6 1 . 8 39.0 4●2

1 0 4 9 . 7 1 . 9 47.9 5. 1

2 0 5 0 . 0 1 . 9 38.8 5●5

1 0 5 0 .7 1 .4 49.6 3■7

2 0 5 0.l l .8 46.3 3●9

1 0 4 9 . 1 2 . 0 4 9 .5 2●7

2 0 5 1.8 ◆9 3 3.1 2●8

10 4 8 . 7 1 . 8 4 1.5 3●6

2 0 5 1 . 8 1 . 4 4 0.1 3●3

10 4 8 . 2 1 . 6 42. 9 3●1

2 0 4 6 . 9 2 . 0 44. 9 3●1

10 5 0 . 4 1 . 9 40. 6 4■0

2 0

10

2 0

10

■2 0

4 7 . 9 2 . 3

5 2◆ 1 .6

4 9 . 0 2 . 2

4 8 . 5 1 . 9

4 6 . 0 2 . 2

3 9.1 3●8

荒川沖積土15kgポット1(1/2000 a).

三幣･福島(1972).
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難溶性化合物であっても前出の図2.3.3をみると､リン酸塩などでも植物が吸収するのに

十分なほど溶解度がある｡水稲の試験でも添加硫化物を相当に吸収したことから､土壌全

体が十分に還元的になり硫化物が安定な状態になっていなければ吸収抑制にはならない｡

なお金属カドミウム粉末などではそのままではほとんど溶解しないが､酢酸などの弱酸に

は溶解する｡また硫酸アンモニウム､塩化アンモニウム､酢酸アンモニウム溶液にもかな

り溶解する(三幣･福島､ 1972)ことから､アンミン錯体(例えば〔Cd(NH3)4〕 2+など

のような)の生成もありうると考える｡

金属元素の共存については多くの研究があり､特に亜鉛との括抗作用が最も注目された

(越野､ 1973 :伊藤･飯村､ 1976)｡ただしその効果についてはあり､なしの両方の結果が

報告されている(伊藤･飯村､ 1976 : Grantetal., 1999)c　亜鉛が低レベルのときには亜鉛

の添加が括抗的に働く可能性がある｡現地の汚染土壌で収穫した玄米中のカドミウム含量

は図2.3.4に示したように硫黄の施用により低下し､鉄､マンガンについても吸収抑制効果

が認められた(吉川ら､ 1979a:吉川ら､ 1979b :吉川ら､ 1986)｡

図2.3.4マンガン添加による玄米中カドミウムの吸収抑制効果(直原､ 1998).

リン酸塩の施用により溶解度の低いリン酸カドミウムの生成に期待した研究もある｡リ

ン酸を施用すると植物体中のカドミウム濃度は低下するが､これはリン酸の効果による乾

物量の増大による希釈効果ともみられ､植物全体としての吸収量は必ずしも低下しなかっ

た(越野､ 1973)<

酸性雨の影響でコマツナによるカドミウム吸収が増加することが認められ､雨水中の陰

イオンの効果によると考えられた(Ohtanietal., 2001)c

カドミウムの吸収抑制技術全般についてMcLaughlin and Singh (1999)は表2.3.6のよ

うに評価している｡
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表2.3.6カドミウムの攻収抑制技術についての評価

技 術 実験室 圃場試験 文 献

石灰施用 ○ ? dersson an d N ilsson. 1974

dersson an d S im an, 199 1

S parrow et al., 1993a

O liver et al., 1994a

L iet al., 1996

M aier et al., 1997

亜鉛の施用 ○ ○ bdel-S abour et al., 1988

C hou dh ary et al., 199 5

0 liv er et al., 19 94b

の微量元素の施用 ○ ? C a taldo et alリ1983

低 ■C d 肥料への転換 ○ ? Sp arrow et al., 19 93b

cL au ghlin et al., 19 95

リン酸肥料の種類の変更 ○ ? R eu ss et al., 19 78

M cL augh lin et al., 1995

窒素肥料の種類の変更 ○ ? W illaert an d V erloo, 1992

G rant et al., 1996

カリ肥料の種類の変更 ○ ○ S parrow et al., 1994

G ran t et al., 19 96

施肥位置 ○ ○ W illiam s an d D avid.,19 76

Sp arrow et al..19 92

輪作作物の変更 × ○ O liver et al., 1993

起法の変更 ? × O liver et al., 1993

○-証拠がある､ ×-証拠はない､? -証拠には異論がある.

McLaughlin et al. (1999).

水稲およびダイズによるカドミウム吸収抑制対策技術についてマニュアルが作られた

(農業環境技術研究所化学環境部重金属研究グループ､ 2002, 2004)｡このマニュアルの普

及版(水稲)も入手できる(農林水産省一農業環境技術研究所､ 2005)ォ

異なった植物におけるカドミウムに対する耐性の大′J､については表2.3.7のように分類さ

れている(日本土壌肥料学会､ 1996),
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表2.3.7　作物におけるカドミウム耐性

耐 性 大 耐 性 中 耐 性 ′ト

陸 稲 ､ ライグラス ､ トウモ ロコシ ､ サ ツマイモ ､ トマ ト､ キュウリ､ カブ ､

コムギ ネ ギ ､ ニンジン ダイズ ､ コンニャク

ツバ キ ､ クロマ ツ ､ サ ツキ ､ ツゲ ､ ツツジ､ キク､

シバ ､ ショウプ ダ リア ､ クワ ■ グラジオ ラス

セ イタカア ワダチ ソウ､ エンドウ､ インゲン ダイコン ､ ヒマ ワリ

コンフリー

日本土壌肥料学会(1996).

カドミウムの吸収については品種の影響もあり､育種によりカドミウム吸収量の少ない

品種の選抜が注目されている｡コムギ､オオムギ､イネ､ヒマワリ､レタス､トウモロコ

シ､ダイズなどでの報告がある(McLaughlin et al., 1999)｡わが国でも水稲､ダイズで品

種間差､吸収性品種の選抜が行われている(阿江ら､ 2002:Ae, 2003:小野､ 2003)ォ　農作

物ではないが､カドミウムを高濃度に体内に集積する植物を利用した植物リメディェ-シ

ョンによる土壌汚染の浄化技術の研究にも注目されるものがある(Grantetal., 1999:長谷

川､ 2002, 2004),

土壌微生物および小動物に対するカドミウムの影響については総説がある(McGrath,

1999)ォ

〔食品中のカドミウム含量〕

食品中のカドミウム濃度の規制についてはFAO/WHOのコーデックス委員会で検討が続

いており､専門家委員会では現在暫定耐用週摂取量(PTWI)として1日当たりに換算.して

cdl〃gkg~1日~1という値が示され､さらに個々の食品について上限値が提示された｡こ

の検討経過およびこの関連で行っているわが国の農産物､肉製品､水産物などのカドミウ

ム含量については食品中のカドミウムの情報としてインターネットでみることができる

(農林水産省､ 2005)c　また汚染コメを含めたこれまでの調査､あるいはコーデックス委負

会での検討については浅見(2005)の著書に詳しい｡

イギリスにおける食品中のカドミウム含量についての調査結果はすでに表1.5.1に示した

(FSIS, 2004),含量として比較的高いのはナッツ類(0.06mgkg"1)および内臓類(0.041

mgkg~1)であり､食品としての寄与度ではジャガイモ(31%)､パン(17%)､雑穀物類(17%)

であった｡このような傾向は過去20年ほとんど変わっていない｡すべての年齢グループの

カドミウム平均日摂取量は0.12-0.32､高い摂取量グループでも0.21-0.56 Mgkg一　日-

lであり､ FAO爪VHO JECFAのPTWIが示した1Mg kg-1日~1より低く､毒性学的な関

心事とはならないと結論している｡

〔動物体内における動態〕

土壌中カドミウムが人間の健康に及ぼす影響については膨大な研究が内外に集積してお
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り､レビューもある(IPCS, 1992a, 1992b:Chaneyelal, 1999)t

慢性経口暴露では腎臓がもっとも感受性が高い臓器と考えられている｡カドミウムは近

位尿細管の再吸収機能に影響を与え､まず尿細管タンパク尿として知られる低分子量タン

パク質の尿中排雅量が増加する･ (厚生科学審議会､ 2003)｡ FAO/WHOのJECFAではそれ

までの研究に種々の仮定を設定してカドミウムの総摂取量は1日当たりl JJgを越えるべ

きでないと結論した(WHO, 1989)｡この結論には異論もあり､その後も検討が続けられて

いるJEF､CAあるいはコーデックス委員会での検討状況についてはインターネットでみる

ことができる(農林水産省､ 2005)<

カドミウムの動物に対する影響は亜鉛など共存する元素により大きく影響される可能性

も指摘されている〔Chaney 1988a, 1988b : Chaney, 2003つくば市における研究会でも口

頭発表〕｡

発ガン性についてはカドミウムの吸入経路によって認められているIRAC (1993)はカ

ドミウムおよびカドミウム化合物をGroup lに分類した｡しかし経口投与による発ガン性

に関しては限られた知見しかない(厚生科学審議会､ 2003)｡

〔肥料中における存在量と動態〕

リン鉱石中のカドミウムはアパタイト構造のカルシウムと置換されて散在しており､独

立したカドミウムアパタイト(Cdio(P04)6(OHF)2とはなっていない(Traina, 1999)｡リン

鉱石およびリン酸肥料中のカドミウム含量については1.7で論議した｡

過リン酸石灰中のカドミウムの穀実作物および野菜による吸収については､すでに

Schroederet al. (1967)が報告している｡彼らが使った過リン酸石灰はCd 8.97､ Zn 129 mg

･-1を含有していたが､吸収は穀物子実中-の吸収は差があるといえず､野菜の葉ではや

や増加する場合があった｡

肥料の長期連用試験における土壌中のカドミウムの集積につい<はRothamstead農業

試験場(現在Rothamstead Research)から報告された(Johnston and Jones, 1995)<　ここ

では160年以上になる世界最古の化学肥料連用試験を行っている｡試験開始時からの土壌､

収穫物､使用した肥料などは保存されており､これらを使ってカドミウムを分析し結果を

解析した貴重なデータである｡この試験場はロンドンの北60kmにある農村地帯であるが､

近年軽工業の進出がみられている｡無肥料区においても1960年移行土壌中カドミウム濃度

上昇傾向が顕著になっており､このような地帯においても大気降下物の影響がみられてい

る｡このような大気の影響を除外しても､肥料の連用により土壌中カドミウム濃度は次第

に上昇が表2.3.8のように認められている｡一方､連用区における植物のカドミウム吸収は

表2.3.9に示した｡

長期連用試験土壌中のカドミウムについてはアメリカ合衆国のデータもある｡表2.3.10

はイリノイ大学Morrow Plotsで栽培したトウモロコシおよびダイズの分析値である

(Mortvedt and Beaton, 1995)cこの圃場は1876年に創設されたアメリカ最古の連用試験

圃場として有名である(Odell, 1982)c
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表2.6.8　ローザムステッド長期連用試験土壌中におけるカドミウム濃度

試数区 時間経過

土壌 C d dn g kg -1) 年平均増加量

午

試験区ごとの差

文献当初 最後 M g k g g ha p + p

roadba lk 188 1 198 3 0 . 3 3 0 . 4 2 0 . 9 2 . 6 198 3 0 . 4 3 0 . 4 2 2

H oos丘eld 19 13 198 2 0 . 3 3 0 . 4 7 1 . 6 4 . 1 198 2 0 . 4 2 0 . 4 7 1

a rn丘eld 1870ー19 83 0 . 3 6 0 . 5 0 1.2 3.1 198 3 0 . 4 7 0 . 5 0 2

平均 1 . 2 3 . 3 0 . 4 4 0 . 4 6

ark G rass 1876 - 19 76 0 . 1 7 0 . 4 4 2 . 7 7 . 2 19 76

1984

0 . 3 1 0 . 4 4

0 . 2 7 0 . 4 1

2 ■

1

試験区:一P-無リン酸区､ +アニリン酸施用区.

文献: 1-Jonesetal. (1987); 2-Rothbaumetal. (1986).

Johnston and Jones (1995).

表2.3.9　ローザムステッド長期連用試験における秋播きコムギ(Broadbalk)

および春播きオオムギ(Hoos丘eld)の収量およびカドミウム濃度

処理区 年次

秋播きコムギ 春播きオオムギ

収量 C d 濃度 収量 C d 濃度

N K P 187 7ー8 1 1.89 50 2 . 2 3 2 0

肥料 192 2 - 26 1.38 66 1.39 32

1936 - 40 2 . 2 2 7 4 2 . 2 3 2 4

1968ー70 4 . 0 3 6 5 4 . 0 3 2 8

1979ー84 5 . 4 3 7 6 4 . 3 2 4 6

平均 66 30

きゆう肥 1877ー81 1.73 6 1 2 . 7 4 4 4

1922 - 26 1.39 48 1.60 44

1936 - 40 2 . 2 2 5 0 2 . 7 9 2 0

1968 - 70 4 . 0 1 3 9 2 . 5 5 3 9

1979ー84 5 . 5 2 3 4 4 . 2 0 3 8

平均 46 37

収量(乾物t ha"1)､cd濃度(Hg kg"1)

Johnston and Jones, 1995.
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表2.3.10　イリノイ大学MorrowPlotsにおける堆肥および重過リン酸石灰(TSP)連用圃場で生産

されたトウモロコシおよびダイズ中のカドミウムおよびニッケル含量

処理区

トウモロコシ ダイズ

収量 C d 含量 ■N i含量 収量 C d 含量 N i含量

kg ha m g k g l m g k g ' kg ha l m g k g * m g k g ーLl

対照無 リン酸区 3 7 0 0 0 . 0 2 0 2 . 5 2300 0 .062 5.8

堆肥区 6 2 0 0 0 . 0 1 1 2 . 7 3 2 0 0 0 . 0 3 2 3 . 9

S P 区* 1 0 2 0 0 0 . 0 2 8 1 . 4 3400 0.035 3.4

堆肥+ T S P 区 1 0 5 0 0 0 . 0 1 6 3 . 3 3 5 0 0 0 . 0 3 2 2 . 9

*　TSP=重過リン酸石灰.

Mortvedt and Beaton　(1995).

Sillanpaa and Jansson (1992)は世界35国の非汚染土壌3615点のカドミウム含量を調

査した｡土壌から酢酸-酢酸アンモニウムEDTA液で抽出されるカドミウムとコムギまた

はトウモロコシ中のカドミウム濃度との間には図2.3.5のように高い相関が認められた｡ま

た調査した国の肥料の施用量､または土壌中リン含量と土壌または植物中のカドミウム濃

度の間にも図2.3.6に示したように相関があること､国別にみた土壌中リン濃度と植物体中

カドミウム濃度をみるとリン酸肥料施用の歴史が長い先進国において両方とも高い傾向が

あることから､化学肥料の連用により土壌一植物系におけるカドミウム負荷が増大するこ

とを指摘した｡ただし図2.3.7には先進国にはベルギーがある程度で､フランス､ドイツ､

イギリス､日本などのデータが抜けているので今後さらに究明の必要があると考える｡
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A=コムギ､ b=トウモロコシ､ C=両者をプール
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0-土壌リンが高い国(NaHC03-抽出Pが32 mgm以上)､

ロ-同低い国(16 mg,瓜以下)

国名の略号については原著を参照.

わが国における肥料､家畜排せつ物に由来するカドミウムの量について最近次のように

推定された｡複合肥料中で高度化成3.0 (点数15)､低度化成2.6mgkg-1(点数10)など､ま

た家畜排せつ物中の濃度などのデータから1997年には肥料から7.034Mg (-トン)､家畜

から2.0161Mgの負荷が発生しており､この両者で農耕地土壌中のカドミウムの0.4%に相

当する(Mishima et al., 2004)｡

同様に農耕地におけるカドミウムの収支についてポーランドおよびドイツでの推定があ

り表2.3.11に示した(Kabata-Pendias, 2001),

表2.3.11農耕地におけるカドミウムの収支

ポーランド ドイツ■

投入 (g h a ~ 年ー1)

1ー2●5 1 - 6肥 料

家畜排せつ物スラリー 2●5 -

汚泥類 1■5 < l - 2 5

収穫物残さ(返還) 3 0●3一8

大気降 下物 2.5 ー4 ◆3 - 8

投入合計 10 .5-13.5 4 . 3 - 4 7

産 出 (g h a】1 年ー1)
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Kabata Pendias, 2001.

ポーランド､ドイツ両国とも土壌中カドミウムは年々増加していると推定されている｡

この増加はドイツでは汚泥施用の場合に増加が著しいが､無機肥料の寄与もかなり大きい｡

このような背景のもとに､ヨーロッパ諸国などでは肥料中のカドミウムに由来するリス

クについて多くの論議がある(OECD, 1996: Danish Environmental Protection Agency,

2000: ERM, 2001)｡この問題については別に解説がある(越野､ 2004b)｡

〔肥料からのカドミウム除去技術〕

肥料中のカドミウムの規制は日本(1971)に引き続いて多くの国で行われるようになっ

ている｡検討されているEUにおける規制値などについては6.2において述べる｡

リン酸肥料中のカドミウムの規制が強化されると､それに適合することができるリン鉱

石が限られる｡規制の水準と使用できるリン鉱石の関係は表2.3.12に示した(Oosterhuiset

al.,2000)c

表2.3.12　Cd規制レベルと使用できないリン鉱石

規制値のレベル 規制に適合しないリン鉱石

m g C d k g" ^ 20 5 (C d m g kg -1P 20 5)

150 ナウル(243)､タイバ′セネガル(203)､トーゴ(162)､

U SA ′北カロライナ(166)､ U SA ′アイダホ(300) *

100 モロッコ/Yyoussou丘a (121), チュニジア′G afsa (137)

6 0 エジプト(74)､モロッコ侶u-Cra (100),

イスラエル′N ahal Z in (100)

40 モロッコ′K hou ri bga (4 6), シリア (52), アルジェリア(60)

20 U SA ′フロリダ (23)､ ヨルダン < 30)､

2 0 以下 使用できるリン鉱石 (すべて火成岩質リン鉱石)

ロシア′K ola ォ 13), 南アフリカ ォ 13)､ 中国 K io)*

Oosterhuis et al. (2000).

◆この報告で加筆.

EUにおいては規制レベルによって使えなくなるリン鉱石､あるいはリン酸液については

カドミウム除去法を開発するべきであると提案している｡これまでEUにおいても補助金

を出して除去技術を研究していたが､それらを含めて現在可能性のある除去法については
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EC企業局からの委託を受けた調査結果に報告されており(Oosterhuisetal., 2000)､これ

に基づいてEC企業局の最終報告書の付録Aにまとめられている(EC - Enterprise DG,

2001)(これらについては解説がある(越野､ 2004a)｡

Oosterhuis et al. (2000)に基づいてカドミウム除去技術を紹介する｡除去法にはリン鉱

石を対象とする方法とリン酸液を対象とする方法がある｡リン鉱石からの除去には表2.3.13

のように､還元的雰囲気で焼成し金属カドミウムとして揮散させる方法のほか､塩化物を

添加して焼成し塩化カドミウムとして揮散させる方法などがある｡いずれもカドミウムが

気化する工程があるのでその完全な除去を行わなければ二次的汚染となりかねない｡ナウ

ルリン鉱石公社(ナウル)では生産するリン鉱石中のカドミウムが高いことから､ 1974年に

実用規模でのカドミウム除去施設を作ったが､■その後換業を中止した｡汚染対策､規模の

見積もりに誤りがあったと聞いている｡

表2.3.13リン鉱石からのカドミウム除去技術

工 程 開発段階 除去 率 *1 残 さ コスト*2

化物添加 後焼成 研究段階 90 - 1 0 0 C d C k として揮散

酸化的雰囲気での焼成 実験室規模 > 85 固形物 C d0 10

中性 また牲わずか に還 元的 197 4 から操業 75 (8 0 p p m 固形物 (C d 0 .1 -0 .2 % ) 3 0

雰囲気 での焼成 *3 から20 に低 下)

*1到達可能率

*2 USS/t P205.コストには設備投資(年間投資の14.5%)および換業コストを含む.

*3　ナウルリン鉱石公社で実施したが現在は中止.

リン酸液からの除去法については表2.3.14に示した｡これらの方法においては多量に共

存する鉄･アルミニウムの影響を避け､リンの損失を最小にすることが経済的に重要であ

る｡

表2.3.14リン酸液からのカドミウム除去技術

工 程 開■発段階 除去率 *1 残 さ コスド 2

共沈殿 (無水セツコウ●残 さ無処理) パイロット < 10 固形勤 (C d 0 .1 - 0 .2 % ) 8

同上 (残 さ処理 を含 む) パイロット < 10 金属 C d 8 ー 10

硫化物沈殿法 飼料用で実施 < 3 0 固形物 < 1% 3 0

溶媒抽 出法 同上 < 5 残さ (30 - 6 0 % C d 3 0

オン交換法 パイロット < 5 固形物 5 - 10 % ) 3 2

*1到達可能率

*2 USS/t P205.コストには設備投資(年間投資の14.5%)および操業コストを含む.
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硫化物として沈殿､溶媒抽出などの技術は実験室でも行っている方法であり理解しやす

いが､コストの問題が大きいので､現在は飼料用リン酸カルシウム製造の原料としての使

用に限定されている｡肥料用リン酸液からの除去法としては有望と考えられているのは無

水セッコウとして共沈殿させる方法である(Davister, 1996),セッコウのうち､半水塩の

結晶(六方晶系)､無水塩の結晶(斜方晶系)に比較して二水塩は結晶.(単斜晶系)が大き

く､カドミウムは共沈殿することはないので､二水セッコウ法でリン酸液を製造するとカ

ドミウムはほとんどセッコクに保持されることはない〔1.7.3章参照〕｡しかし無水塩の場合

にはカルシウムとセッコウのイオン半径がほぼ同じなので共沈殿する｡モロッコの

CERPHOSでは1994年から実験室規模での試験を行っており､カドミウム除去率は87%

(75からIOmgkg-1 P205に低下)に到達した｡この工程にはECにより補助金が支出さ

れたが､ EFMAなどでは以前パイロットスケールのものであり､実用レベルに至っていな

いと主張している｡

いずれの工程においても副産物の処理の問題がある｡かつてカドミウム化合物はかなり

高価で取引されたが､最近はカドミウムの使用禁止の動きもあり価格が低下しているとい

われる｡リン酸液からの除去費用の推定においても副産物の価格が大きく影響すると考え

られている｡

わが国では､次の3工程について研究された(栗原ら､ 1971)｡ ①リン酸アンモニウムの

製造時に希薄リン酸液をpHIO以上に中和し､カドミウムをアンミン錯体〔Cd(NH3)42+〕

として溶存させ､リン酸アンモニウムと分離する､ ②硫酸カリウム･リン酸複塩をアセトン

共存下で結晶化させ､カドミウムを共沈させる､ ③ヨウ化カリウムを加えメチルイソプチ

ルケトンで抽出する｡しかし､ ①についてはリン酸三アンモニウムが生成するのでアンモ

ニア揮散が大きく不安定であり､ ②はカドミウムが共沈する沈殿には鉄･アルミニウム･フ

ッ化物なども沈殿するので滅過が困難であり､またリン酸の損失も10%以上と大きいので､

リン酸の高度生成法としての可能性はあるが､肥料用にはコスト､副産物の処理で困難が

予想され､ ③はコスト､溶媒の回収､抽出後のカドミウムの処理などに問題が残されてお

り､研究段階にとどまっている(越野2004a)｡

トリポリリン酸ナトリウムの生産の際に湿式リン酸液を精製する必要があり､鉄･アルミ

ニウムを沈殿除去していたことがある｡この工程でカドミウムも結果的には除去されてい

たが､トリポリリン酸ナトリウムの洗剤中での使用が中止になり､リン酸液の精製も中止

された｡この工程はコストがかかり肥料用には適用しがたく､また多量のカドミウム含有

副産物の処理問題が残っている｡

デンマークにおける肥料､堆肥､下水汚泥､石灰資材､収穫残さなどでのカドミウムの'･

動態､土壌中での集積､作物吸収､溶脱､リスク評価については未定稿ではあるが､詳し

い解析がされている(Hansen, 2000)<
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2. 4　コバルト(Co)　原子量-58.93

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(1)､玄武岩(35)､ケツ岩(19)､石灰岩(0.1)､砂岩(0.3)､土壌(8)､

海水(0.00002)､淡水(0.0002)

コバルト鉱石　CoS2)COAs2 (通常は銅と一緒に含まれる)

大気圏　大気(0.0008-37ng,/m3 )

生物圏(mgkg~l乾物中)

陸上植物(0.005-1)､野菜(0.01-4.6)､晴乳動物筋肉(0.005-1)､晴乳動物骨

(0.01-0.04)､海産藻類(0.02-9?)､海産魚(0.006-0.05)

集積植物　Clethra barbinervis, Crotalaria cobalticola, Nyssa syl帽ticaなど

必須性　ほとんどすべての生物に必須〔ビタミンB12 (コバラミン)､ある種の~酵素〕

毒性　植物に対しては0.1-3mgL-1で有害､

ヒトに対しては500mg/日で害

総説　土壌･植物　Smithand Paterson (1995)､ Kabata･Pendias (2001),

Adriano (200 1)

動物　Schroeder et al. (1967)､ Horvath (1976)

〔化学的性状および特性〕

コバルトは脆い銀白色をした遷移元素であり､鉄と同様な常磁性金属である｡コバルト

を含む鉱石は硫化物､ヒ化物のIinnaeite (C03S4)､ cobaltite (CoAsS)､ smaltite (COAS2)な

どでコンゴ(旧ザイール)､モロッコ､カナダで産出している｡ニッケル･銅･鉄などの精

錬の際にも副産物として得られている｡

jバルトを鋼に入れると粘り強く高温に耐え､腐食されにくい合金となるので､切削工

具や硬貨の表面仕上げなどに使われている｡クロム､モリブデンとの合金であるバイタリ

ウム合金(Co65%､ Cr30%､ Mo5%)は虫歯の治療に使われている｡ガラスに入れると､

きれいな深青色となる｡このコバルトブルーは紀元前1450年ころのバビロニアやェジプト

で作られたガラス､陶器において広範囲に利用されていた｡

ビタミンB12にはコバルトが含まれており､人間･動物にとって必須のビタミンとなって

いる　B12は広義にはコバラミン類(cobalamins)と呼ばれるコバルト含有化合物を総称す

る場合と､狭義にその中のシアノコバラミンのみを意味する場合がある｡ B12はコ-リン環

(corrinring)をもち､ -ム､葉緑素､シトクロム中にあるポルフィリン環に類似した構造

であるが､ 2個のピロール環が直接結合した形になっており､中心金属としてコバルトが

結合している｡

シアノコバラミンは精製過程でできる人工生成物であるが､食品やサプリメントとして

使われるB12の主要な形態となっている｡類似したコバラミン類の中にはある種の微生物､

例えばSpirulina類･ (青緑藻類)で見出されているが､人間に対してB12としての効果はな
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い｡

〔地殻および土壌中における存在量〕

地殻のコバルト含量は平均20L､堆積岩14､土壌では8 (0.05-65) mg kg~ 1である(Bowen,

1979),世界の土壌におけるコバルト含量については表2.4.1に示した(Kabata-Pendias,

2001)｡

アメリカ東部での調査によるとフロリダの酸性･砂質な地下水性ポドゾル地帯､および

東北部のカコウ岩に由来する氷河残積土壌地帯でコバルト欠乏の土壌がみられた(Kubota,

1964, 1972),わが国では中国地方のカコウ岩地帯の酸性で粗粒質土壌においてコバルト含

量が低かった｡また火山灰土壌では噴出源により差がみられ､北海道の摩周火山灰に由来

する土壌ではコバルト含量はKubota(1964)がいう欠乏限界を下回った〔高橋(逮)､1978〕O

コバルトが高含量となっている土壌はジャモン岩に由来する土壌､鉱山跡地､金属精錬

所などでみられる｡調査事例は表2.4.2に示した(Kabata-Pendias, 2001)｣

表2.4.1土壌中のコバルト含量(mgkg~1乾土)

土壌の種類　　　　　　国名　　　　　平均　範囲　　　文献

ポドゾル･砂質土壌　　　ドイツ　　　　　　　　　0.8-6　Schlichting and Elgala (1975)

ニュージーランド　　　　　21-65　Wells (1960)

ポーランド　　　　2.0　　0.1 12　Kabata Pendias and Piotrowska (1971)

ルーマニア　　　14　　　4-25　　Eauta et al. (1985)

USA　　　　　　3.5　　0.4-20　Kubota (1968)

レス･シルト質土壌　　　　ドイツ

ニュージーランド　　ー

ポーランド　　　　7.0

′レ-マニア　　　　　5.2

USA 1 1

4- 13　　Schlichting and Elgala (1975)

17-24　Wells(1960)

3-23　　Kabata-Pendias and Piotrowska (197 1)

Bajescu and Chiriac (1962)

3-30　　Kubota (1968)

壌土質･粘土質土壌　　　ブルガリア　　18.1　15-23　Naidenov and Travesi (1977)

ビノレマ　　　　　　　18

ドイツ

ニュージーランド　　ー

ポーランド　　　　6.0

ノレ-マニア　　　　18

USA

ロシア　　　　　　　5.9

16- 19　　Obukhov (1968)

3･　Schlichting and Elgala (1975)

19･58　Wells(1960)

4-29　　Kabata Pendias and Piotrowska (1971)

13-24　　Rauta et al. (1985)

3-30　　Kubota (1968)

Gorbacheva (1976)

氷河残積土 デンマーク　　　2.1

アイルランド
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ポーランド 3,6 1.4-14 C zarn ow sk a an d G w orek (1987)

U SA 7●5 5-15 E u bota (196 8)

luvisols ブルガリア 6■4 - N aidenov an d T ravesi (1977)

エジプト 18.3 16 -21 E lsok kary an d L ag (198 0)

ポーランド - 5.3 13 C urylo (198 1)

レンジナ ドイツ 6■1 - S chlich tin g an d E lgala (19 75)

中国 27 1-70 Q uiping et al.(19 84)

アイルランド ー 10 12 F lem in g et al.(1968)

ポーランド 4.5 2.2-22 K abata-P endia s an d P iotrow ska (19 71)

U SA 9●5 3 -2 0 K u bota (1968)

栗色土●褐色土 ビ′レマ 9 6 11 O b ukh ov (1968)

アイルランド - 2 10 F lem in g et al.(1968)

ノレーマニア 12 5-17 R au ta et al.(198 5)

ロシア 2●9 2◆3-3.8 Ivan ov an d C ybzh itov (1979)

errasols オーストラリア - 0.2-122 N icolls an d H oneysett (19 64)

マダガスカル - 3-20 N olovic an d P inta (1970)

ソロンチヤク●ソロネッツ ビノレマ 14 12 -15 O b ukh ov (19 68)

マダガスカル - 15 -30 N olovic an d P inta (1970)

ロシア 10.4 9一14 A likh anova et al. (1977)

チエルノゼム ブルガリア - 9●5-18 N aidenov a nd T ravesi (1977)

U S A 7●5 3-15 K u bota (1968)

ロシア 12.0 0 .5-50 Izersk ay a and P ashnieva (1977)

旧ソ連 1●4 0.8 -2.3 M ursaliyev et al.(1976)

水田土壌 日本 9●0 2.4-24 K itagish ian d Y am an e (198 1)

草地土壌 ロシア 11◆7-15 A lik h anova et al.(1977)

istosol*有機質土壌 ■ ブルガリア - 1.7-49 N aiden ov an d T ravesi (1977)

カナダ 6●8 3.1 13.1 F ran k et al.(1979)

デンマーク 1●6 ¶ell et al.(1979)

ポーランド 3 0.2-34 K ab ata-P en dias and P iotrow sk a (197 1)

U S A 6 3 10 K u bota (1968)

森林土壌 ロシア 8■0 0.6-45 A lik h anova et al.(1977)

U SA 6 3-10 K u bota (1968)

種々の土壌 ブルガリア 2 1.5 3.8-65 N aidenov an d Travesi (1977)

イギリス 17.7 - U re an d B acon (1978)
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カナダ

カナダ(全土層)

デンマーク

ドイツ

イタリア

日本

ノレ-マニア

USA

12.4　　5-28　　Koons and Helmke (1978)

21　　5-50　　McKeague and Wolynetz (1980)

2.3　　　　　　Tjell et al. (1979)

14.5　　　-　　Kick et al. (1980)

14　　4-275　　Bini et al. (1988)

10　1.3-116　Kitagishi andYamane (1981)

3.1　1-6.9　BajescuandChiriac(1962)

10.5　　3-50　　Kubota (1968)

Kabata-Pendias, 2001.

表2.4.2コバルト集積または汚染した土壌表土のコバルト含量(mg kg~1乾土)

場所または汚染源 国名 C 0含量 文 献

ジヤモン岩上の土壌 ニュージーランド 10-520 Lyon etal.(1975)

鉱山またはその堆積物 U SA 13-85 Sm ith and C arson (1981)

金属処理工業 カナダ 10-127 Cox and H utchinson (1981)

lドイツ 18 K ick etal.(1980)

イギリス 67 G ailey and Lloyd (1985)

ノルウェイ 20-70 Lag (1972)

U SA 42-154 Sm ith and Carson (1981)

汚泥施用土壌■ オランダ 3■3一12.4Hemkesetal.(1980)

道路近傍●飛行場付近 U SA 7.9SmithandCarson(1981)

イギリス 6-14 Sm ith and Carson (1981)

Kabata･Pendias (2001).

〔土壌中における動態〕

コバルトの溶液中における安定形態は図2.4.1に示した｡畑条件で酸性域では土壌溶液中

でCo2+が安定であるが､水田条件で還元土壌になるとCoSが生成し沈殿する｡畑土壌で

pHが低下するとCo2+の溶出が増え植物に吸収されやすい形態が多くなる｡石灰施用は植

物によるコバルト吸収を増加するが､砂質土壌にセッコウを施用すると植物のコバルト吸

収は増加した(Adriano, 2001)c
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図2.4.1コバルトのEh-pH安定領域仏driano, 2001).
Co=10-6 mol L-1,､ C=10-3 mol L-1､ S=10~3 mol L-1

コバルトは土壌中の鉄･マンガン水酸化物に吸着されて存在していることはKubota

(1965)などの研究があり､さらに二酸化マンガンからなるマンガン癌にコバルトが集積し

ている報告(McKenzie, 1975)もあり､図2.4.2のように吸着にはpHが影響し､ pH5以

上で吸着量が著しく増加する(血bata-Pendias, 2001)｡
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図2.4.2コバルトのマンガン癌(a)およびゲ-タイト(b)による吸着に及ぼすpHの影響(左スケール)､

ならびにbirnessiteによるコバルト吸着に及ぼす時間の影響(右スケール) (Kabata-Pendias, 2001).
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わが国では滋賀県の｢くわず症｣の発生地帯にあるカコウ岩に起源する土壌ではコバル

ト含量が低いことが明らかにされた(上坂･張､ 1953 :上坂ほか､ 1957)｡くわず症発生地帯

を含む火山岩の風化土壌中でコバルト含量は､塩基性岩>>酸性岩であった｡さらに火山灰

土壌中でも噴出源によってコバルトが低濃度な土壌があり､樽前､阿蘇火山灰土壌ではコ

バルト全量は17-25 mg kg"であるのに対して摩周火山灰土壌では明らかに低く　5-7

mgkg~1であった(小林･尾形､ 1974)c　東北海道の火山灰土壌の調査においても根釧地方

の火山灰中のコバルトは十勝地方よりも低いと報告された(三木ら､ 1975)｡

土壌中のコノ1ルト含量と鉄･マグネシウム含量の間には明らかな相関があり(小林･尾形､

1974)､コバルトはマグマの結晶化作用の過程で鉄･マグネシウムを含む造岩鉱物に入り込

んでいると推定されている(庄子ら､ 1980)｡このように土壌中のコバルトの多くは一次鉱

物中に存在しているため､ Kubota (1964)が提唱しているようにコバルト全量5 mg kg.-1

を基準にして評価すると実際に適合しない場合があった｡小林(1981a)はコバルト全量(ア

ルカリ融解法で分解)はわが国の全火山灰土壌で16.1(4.3-42.3)mgkg~1であり､ほとん

どの土壌で5mgkg-1以上となり　Kubotaの基準では欠乏とならなかった｡そのため鉄酸

化物やマンガン癌などに包含しているコバルトを溶かし一次鉱物は分解しない過塩素酸分

解法で土壌コバルトを溶解させるのがよい(′J､林､ 1981b)｡このような分析法を使ってコ

バルト欠乏火山灰土壌は次のようにグループ分けされる(小林､ 1981b)c

1)グループA:コバルト全量5mgkg l以下の土壌-わが国にはほとんどない

2)グループB:コバルト全量5-10mgkg　であり､過塩素酸分解コバ/Isト5mg

kg一　以下の土壌一雌阿寒･摩周､十和田･八甲田､大山･三瓶の火山灰土壌

3)グループC :コバルト全量10mgkg-1以上､過塩素酸分解コバルト5mgkg-I以下

の土壌-火山山麓の粗粒火山灰土壌であるが､分布は少ない｡実際にコバルトが

欠乏となるかはさらに研究が必要

このような過塩素酸分解法によるコバルト測定は概括的地帯区分に用いられるが､さら

に厳密なコバルト欠乏土壌の評価には4%タンニン酸に溶解するコバルトがよい｡タンニン

酸はマンガン酸化物を溶解するので､この酸化物に包含されているコバルトを溶解すると

考えられる(小林､ 1982a)｡

土壌コバルトは微量であり分析はかなり困難である｡過塩素酸分解コバルト含量は過塩

素酸分解鉄含量と高い相関があるので､.この形態の鉄を目安にして低コバルト地帯を検索

することができる(小林､ 1982a)0

コバルトはマメ科植物による共生的窒素固定にも関与している｡根粒菌を接種したダイ

ズやクローバーを精製培養液で無窒素栽培すると､コバルト無添加では植物の生育は極端

に悪くなり､葉に窒素欠乏によるクロロシスが生じた｡この原因はコバルト欠乏により根

粒の発達と窒素固定が阻害されたためである｡根粒菌中でのコバルトの役割は根粒中に特

異的に存在し酸素運搬機能をもっているレグノ-モグロビンの生合成に関与していると考

102



えられている(大山､ 2002)｡

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のコバルト含量についてはデータ集録があり(農林水産技術会議､ 1977)､その復

刻版をインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､

2006)｡

世界30か国の土壌および作物中のコバルト含量について調査された(Sillanppaa and

Jansson, 1992)｡図2.4.3に示したように土壌中の酢酸酸性酢酸アンモニウムtEDTA/溶液

(pH4.65)で抽出されるコバルトとコムギ､トクモワコシの間にはきわめて高度に有意な

関係があった｡
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図2.4.3土壌中AAAc-EDTA抽出Coと植物体中Co (Sillanpaa and Jansson, 1992).

A=コムギ､ b=トウモロコシ､ C=両者をプール

反額動物にコバルトが必須なことから､牧草によるコバルトの吸収については多くの研

究がある｡イネ科およびマメ科牧草中のコバルト含量については表2.4.3に示した(Kabata-

Pendias, 2001),アメリカ東北部で生育したマメ科牧草(4種､ 1774点)の平均コバルト

含量は0.18mgkg" ､イネ科牧草(4種､ 1342点)ではO.08mgkg"であり､イネ科牧

草では欠乏域にある｡牧草中0.07 mg kg-i以下では欠乏が激しいと考えられている

(Kubota, 1972)ォ氷河残積カコウ岩質土壌の土性と土壌中およびそこに生育するアカク.ロ

ーバのコバルト含量については表2.4.4のようであり､砂質土壌でコバルト欠乏がみられた

(Kubota, 1972) ,
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表2.4.3イネ科およびマメ科牧草のコバルト含量(mgkg l乾物)

国 名 ■ イネ科牧草 マメ科牧草 文 献

平 均 範 囲 平 均 範 囲

ーストラリア 0.19 0.07 - 0.53 M cK en zie (197 7)

ギリス 0 . 2 7 * 1 < 0 . 0 3 t l ●0 0 .5 7* 10 .0 6- 1. 7 B errow a nd B u rridge (1979)

フランス 0 . 0 7 * 2 0. 0 2 - 0 .1 5 C opp en et et al.(1972)

フィンランド

ドイツ

0 . 0 6 * 3 0. 0 4 - 0 .0 8 bgt and Jaakola (19 78)

0. 2 2 * 4 0 .1 7 ー0 . 39 E ttala and K ossila (1979)

0 . 0 9 0 . 0 3 - 0 . 2 2 0.12 0.06 - 0.2 1 k e (196 1)

日 本 0. 1 2 * 3 0. 0 1 - 0. 5 1 0 . 2 00 . 0 2 - 0◆7 4 akah ash iet al.(1977)

ノルウェイ 0. 0 3 * 4 0 .0 2 - 0 . 04 oh ansen an d Stein nes (1972)

ニュージーランド 0 .0 8 * 6 0 .0 3 ー0 .1 5 W ells (1968

ポ∵ランド 0 . 0 8 0 . 0 1 - 0 . 2 4 0 ◆10 0 .05 ー0 .26 C u rylo (198 1)

ウエーデン 0 . 0 6 0 . 0 1 - 0 . 4 0 0.15 0 .08 - 0 .30 E k m an et al.(1952)

SA 0 . 0 8 < 0 . 0 4 - 0 . 3 9 0.19 0 .15 - 0 .27 E ben s an d Sh 今cklett (19 82)

Kabata Pendias (2001).

表2.4.4　アメリカ･ニューイングランド地方のコバルト欠乏地帯

で生育するアカクローバーのコバルト含量(mg kg~1乾物

主な土性 コバルト欠乏地帯 非欠乏地帯

土壌C0 牧草C0 土壌C0 牧草C0

壌砂質および砂壌土 2 . 7 0 . 0 4 6.1 0.10

砂壌土 2 . 9 0 . 0 7 5 . 0 0 . 0 8

砂壌土 2 . 5 0 . 0 5 4 . 4 0 . 1 0

埴壌土 7 . 2 0 . 1 5 1 3 . 3 0 . 1 8

Kubota (1972).

水耕栽培におけるコバルトの毒性についてはすでに第1.4章で述べた｡水稲に対しては銅､

ニッケルより毒性は弱く､亜鉛､マンガンよりは強い｡コバルト過剰は鉄欠乏を誘導して

いる(茅野､ 1970 : Chino, 1981)<

コバルトの過剰症状は､インゲンでは始め葉脈が赤茶色になり､しだいに葉柄や茎に伸

展した｡トマトでは小葉や花の退化や異常が認められた(大山､ 2002)ォクワではコバルト

が過剰になると葉脈の褐色化と葉脈付近にクロロシスが発生した｡この障害はCd > Co >

Cu>Zn>Mn>Feの順で強く､銅､マンガン､亜鉛が共存すると症状は激化した(飯塚､

1986),
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コバルト集積植物としては樹木のリョウプ{Clethra barbinervisSieb. et Zucc.)が有名

であり､表2.4.5に示したように､この葉の灰分中では652mgkg　という高い濃度が報告

された(同じ場所で採取した16種の樹木葉のコバルトは平均2-6mgkg-1であった)｡コ

バルトと同時にニッケルも特異的に高い値セあった(Yamagata and Murakami, 1958)c

わが国の放牧地で土壌中のコバルト含量から予測されるほど実際に反勿動物でコバルト欠

乏が発生していないのは放牧中にリョウブの葉を食べるからではないかとも推測されてい

る(高橋(逮)､ 1978)｡

コバルトを体内に1000mgkg-1以上集積する植物は現在のところ15種知られているが､

過剰症を発現せずに高濃度に集積する機構はわかっていない(大山､ 2002)｡

表2.4.5リョウプの集中コバルトおよびニッケル含量

点数 含量 (m g kg 1灰 中) 重量比 1

C o N i F e N i/C o F e/C o

リヨウプ 17 66 1 14 0 5 4 8 0 . 3 8 1 . 3 7

その他の植物

(16種)

186 2 . 0 一5 . 3 2 4 - 4 2 6 1 4 - 8 4 6 7 . 2 1 1 7 5 -

4 8 2

Yamagata and Murakami (1958).

〔食品中の存在量〕

植物性食品中のコバルト含量については表2.4.6に示した｡実験動物で悪性貧血を発生さ

せ､その治療に大量の肝臓を給与すると効果があり､これがビタミンB12の発見に契機にな

ったといわれている(Wikipedia, 2005)c肝臓中のコバルト含量は子ヒツジ0.37 mgkg-1､

ウシ<0.16mgkg-1､豚0.41mgkg-1であり､タラの肝油中では0.42-0.92mgkg-1と

高かった｡その他の食品中のコバルト含量については表2.4.7に示した(Schroeder et al.,

1967),
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表2.4.6植物性食品中のコバルト含量(mgkg~1)

物 部位 新鮮物当たり 乾物当たり

文献 1*1 文献 2 *2 文献 2事2

ウイートコーン 子実 6 . 4 2 . 0 8.1- 31

サヤインゲン 英 ■ 1 . 0 5 . 9 20一51

キャベツ 葉 3 . 6 8 . 0 100 - 160

レタス 葉 6 . 8 1 . 9 46 - 2 10

ニンジン 根 3 . 0 4 . 4 37 - 120

タマネギ 塊茎 2●8 28- 80

ジャガイモ 塊茎 2 . 5 6 . 9 37 - 160

トマト 果実 3■2 62- 200

キュウリ 果実 0 . 9 3 . 4 87 - 170

リンゴ 果実 0.3 1.2 19ー45

レンジ 果実 0.4 2.4 19 - 45

チヤ 葉書3 0.18ー0.24

*1 Montford et al. (1980).

*2 Shacklette (1980).

*3日本､インド､中国のチヤ葉の平均値の範囲.

Kabata･Pendias (2001).

表2.4.7食品中のコバルト含量(mgkgー1現物中)

食　品　　　　　　　　　　Co含量　　　　　範　囲

水産物

肉類

乳製品

穀類

野菜　新鮮

缶詰果実･野菜

果実

ナッツ類

油脂類

香辛料

飲料

1.56　　　　　.07-7.21

0.22　　　　　0.04-0.94

0.12　　　　　0.04-0.35

0.43　　　　　0.08- 1.24

0.14　　　　　0.02-0.69

0.04　　　　　0.01-0.12

0.14　　　　　0.05-0.45

0.26　　　　　0.04-0.56

0.37　　　　　0.ll-0.92

0.52　　　　　0.03- 1.26

<0.01-1.7

Schroeder et al. (1967).
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〔動物での動態〕

コパル･トの人間や動物での役割はビタミンB12の働きに関係している　B12は人間や動物

体内において2種類の酵素反応に関与している｡

1 )タンパク質や脂質からエネルギーを得る時の炭素骨格の再配列に関与

2)メチル基の転移に関与

B12が欠乏すると悪性貧血を引き起こすことが知られており､ 1934年にWilliamMurphy､

GeorgeMinotおよびGeorgeWhippleの3人がノーベル賞を得ている.分子構造は1956

年にDorothy C. Hodgkin et al.が決定した(Wikipedia, 2005)｡

人間におけるのB12の働きは悪性貧血にとどまらず､神経系の機能障害にも関係し､アル

ツハイマー病との関連についても可能性があるとされている(Larsen, 2006),

人間はB12を体内で合成することができないので食事またはサプリメントとして摂取す

る必要があるo　しかしウシ､ヒツジなどの反額動物では反勿胃内で微生物の働きでコバル

トからB12を合成しそれを宿主に供給している｡したがってコバルトが欠乏した牧草のみを

摂取した動物には貧血が生ずる(Horvath, 1976)c　反勿胃中の微生物の働きが必要なので

コバルトの注射をしても貧血は回復しない(Salt Institute, 2001)c

家畜(主としてウシとヒツジ)のコバルト欠乏は食欲不振､成皐不良､乳の生産低下と

なり､ひどくなると筋肉が落ち惟博し､皮膚や粘膜は白っぽくなり､毛並みが荒れ､つい

には歩行できなくなる｡この欠乏症はアイルランド､オーストラリア､アメリカなどで古

くから認められており､風土病としていろいろな呼び方(グランドトラバース病､アルバ

ニー病､塩病など)がされてきた(Kubota, 1972)ォ　同様にアイルランドでは｢惟惇病｣､

ニュージーランドでは｢ヤブ病｣､オーストラリアでは｢海岸病｣などと呼ばれていた(山

崎､ 1966)c　ニュージーランドではヒツジに褐鉄鉱を給与するとこの病気が治ることが判っ

たが､その後この中のコバルトが有効だったことが明らかになった｡土壌中の鉄酸化物中

にコバルトが多いという小林(1982a)の報告と符合している｡

滋賀県小松村のカコウ岩上の土壌地帯でのウシの｢くわず症｣もコバルトの欠乏による

と考えられており(上坂･張､ 1953:上坂ほか､ 1957)､塩化コバルトを1日当たり20-

60mg与えることで予防できた(山崎､ 1966)c北海道の摩周火山灰に由来する土壌地帯で

もコバルト欠乏限界である5 mgkg~ (Kubota, 1964)を下回る土壌がみられ(小林･尾

形､ 1974:三木ら∴1975)､実際に摩周火山灰で生育した牧草(乾草中のコバルト含量0.06

-0.07 mgkg-1小林､ 1981b)のみを44週間にわたり給与したヒツジでコバルト欠乏

に由来する悪性貧血の発生が観察された(小林ら､ 1981b)<

ウシは牧草とともに土壌を食べることから､土壌のコバルトが直接ウシに対するコバル

トの供給源にならないかとも考えられたが､実際に測定すると土壌の摂取によるコバルト

では不十分であった(小林､ 1982b)<　結局､コバルト欠乏の対策としては甜塩中のコバル

ト含量を上げることにより解決した(SaltInstitute, 2001)c

わが国の畜産は飼料として牧草のみを給与する形態ではなく､多くの購入飼料に依存し
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ている｡上記のヒツジの欠乏は実験的なもので農家段階では発生していない｡しかし潜在

的なコバルト欠乏の可能性があることから､家畜に与える故塩中のコバルト含量が増加さ

れた.放牧中心でなく膚舎で飼育するのであれば概塩の利用がもっとも簡単である.

動物に対するコバルト過剰の毒性はあまり強くない｡過剰の場合にはヨウ素の利用性に

悪影響をもたらすといわれるが､主な影響は多血症(polycythemia)とそれに関連した過

増殖骨髄である(Horvath, 1976)｡しかしこの障害はビタミンB12を過剰に供与しても生じ

にくい　B12のコバルトはこの分子中で比較的強固に結合しているからと考えられている

(H｡rvath, 1976)｡反勿動物ではコバルトの毒性が現われるのは必要量の300倍くらいを給

与した場合であり､発生はほとんどない｡ヒツジではコバルトの必要量は全飼料中で0.1-

0.2mgkg-1であり､過剰となるのは10mgkg-1である(SaltInstitute, 2001),

〔肥料中での存在量〕

コバルトが動物栄養上で注目されたことから肥料中におけるコバルト含量についても多

くの調査があり多くの肥料では0.2-0.5 mg kg-　であった(Swaine, 1962),リン鉱石中

のコバルトはリン酸液製造時にその93%はセッコウに残留しリン酸液に移行するのは7%

と少なかった(越野ら､ 1976)c

コバルトが欠乏する地帯ではコバルト含量の高い鉱さいの施用､あるいはジャモン岩入

り過リン酸石灰の施用の効果が期待されたことがある(Swaine, 1962),過リン酸石灰中の

コバルト(3.67-4.68mgCokg-1)がマメ科植物､根菜類､葉菜類､果菜類に吸収するか

が実験されたが1回の施用では植物体中コバルト含量に差はみられなかった(Schroederet

al.,1967)c

根粒菌による窒素固定においてもコバルトは必須であり､このためニュージーランド､

ォ-ストラリアなどでは草地用肥料にコバルト添加(例えば過リン酸石庚に少量の硫酸コ

バルトを添加)が行われている(Philipp, 1958),

しかしアメリカではコバルト添加謙塩の利用で解決しており､コバルト入り肥料は用い

られていない(Kubota, 1972)ォ　わが国でも同様である.反勿動物にコバルトを供給するた

めには､コバルト､鉄などからなる大型のペレットを給与し､これが反勿胃にとどまって

長期間ゆっくりとコバルトを供給する技術も行われている｡
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2. 5　クロム(Cr)　原子量-52.00

岩石圏(mgkg-1)

カコウ岩(4)､玄武岩(90)､石灰岩(ll)､砂岩(35)､土壌(70)､海水(0.0003)､

淡水(0.001)

クロムを主成分とする岩石　クロマイト(FeCreCW､ MgCr204

大気圏　大気(0.005-300　ng/m3)

生物圏(mgkg~l乾物中)

陸上植物(0.03-10)､野菜(0.016-14)､晴乳動物筋肉(<0.002-0.84)､噛乳

動物骨(0.1-33)､海産藻類(0.5-13)､海産魚(0.03-2)

集積植物　Leptospermum scoparium (テンニンクワ科) , Pimelea suteri

必須性　晴乳動物で必須元素

毒性　植物に対して水耕液中0.5-10mgCr(VI)L-1で害作用

人間に対しては200mg日~1で害作用､ 3g日~1で致死

土壌環境基準　検液lL中0.05 (6価Cr) mg以下.土壌含有量基準250mgkg　以下.

水道水質基準　0.05mg (6価Cr) L-i以下.

水質環境基準･地下水環境基準　0.05mg (6価Cr) L-i以下.

排水基準　2mgCrL-1以下. 0.5mg 6価CrL-1以下.

総説　土壌･植物　日本土壌肥料学会(1987､ 1996a)､ McGrath(1995)､ Adriano(2001)

動物･人間　Schroeder et al. (1962)､

Mertz and Cornatzer (1971)､ IPCS (1988)

〔化学的または生物的性状･特性〕

クロムは銀白色の光沢のある金属であり､さびにくい特性を生かして特殊鋼､メッキに

使われる｡ステンレス鋼には12%以上のクロムを含んでいる　2003年度におけるPRTR

データでは1年間に420トンが環境に排出されたと見積もられており､そのほとんどは鉄

鋼業などの事業所からであり､事業所内で埋め立て処分されているものが多い｡この他､

鉄鋼業からは廃棄物として約16,000トンが移動された｡

クロムは自然界ではCr(ffl)の形態で存在し､岩石･土壌中では難溶性であり生物に対して

活性は低いが､酸化されるとCr(Vl)になり､この形態になると動植物に対する毒性を示す｡

そのため水質､土壌などの基準はCr(Vl)のみで設定されている｡

〔地殻および土壌における存在量〕

クロムは比較的風化を受けにくい鉱物であるガーネット､イルメナイト､マグネタイト

と随伴していることが多い｡特にジャモン岩などの超塩基性岩に由来する土壌には3000

mgkg-1前後から時には　　3%の含量に達する(Swaine, 1955)c

世界各国における土壌中クロム含量については表2.5. 1に示した｡また環境庁が行ったわ

が国土壌中のクロムの調査結果については表2.5.2に示した｡
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表2.5.1土壌中のクロム含量(mgkg ]乾土)

土壌の種類　　　　　　国　名　　　　　　平　均　　範　囲　　　文　献

ポドゾル･砂質土壌　　　オーストリア

カナダ

イギリス　　　　　　42

マダガスカル　　　110

ニュージーランド

ポーランド　　　　　51

′レ-マニア　　　　　　42

USA　　　　　　　　　40

ベラルーシ　　　　　21

1.4･3.5　Aichberger (1980)

2.6-34　Franketal. (1976)

5･360　Be汀owandReaves (1986)

Nolovic and Pinta (1970)

47-530　Wells (1960)

30-91　Roszyk(1968)

12-36　Rautaetal.(1985)

3-200　Shacklett and Boerngen (1984)

18-25　　Lukashev and Pietukhova (1974)

レス･シルト質土壌　　　ブルガリア　　　　　　　　　77-128　Garbanov (1975)

チャド　　　　　　　　　　180-300　Aubert and Pinta (1977)

ニュージーランド

ポーランド　　　　　29

USA　　　　　　　　　55

ベラノレ-シ　　　　　84

31-160　Wells(1960)

21-38　Roszyk(1968)

10-100　Shacklett and Boerngen (1984)

Lukashev and Pietukhova (1974)

壌土質･粘土質土壌　　オーストリア

ブルガリア　　　　115

カナダ　　　　　　19

チャド

ニュージーランド

ポーランド　　　　　58

ルーマニア　　　　　40

USA　　　　　　　　　5 5

旧ソ連　　　　　　　51

23-24　Aichberger(1980)

107-122　Naidenov and Travesi (1977)

4-46　　Frank et al. (1976)

100-20　Aubert and Pinta (1977)

70 1100　Wells(1960)

35-81　Roszyk(1968)

19-73　　Rauta et al. (1985)

20-100　Shacklett and Boerngen (1984)

Lukashev and Pietukhova (1974)

氷河残積土　　　　　　デンマーク　　　　12

ポーランド　　　　　25

USA　　　　　　　　　80

¶ell and Hovmand (1972)

10-46　　Czarnowska and Gworek (1987)

30-150　Shacklett and Boerngen (1984)

luvisols オーストリア　　　　16

ブルガリア　　　　　91

マダガスカル　　　190

旧ソ連 55

13･30　Raychaudhuri and Biswas (1964)

Naidenov and Travesi (1977)

Nolovic and Pinta (1970)

Lukashev and Pietukhova (1974)
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グライ土壌 オーストリア 19 - A ichberger (198 0)

ポーランド 57 27-10 0 R oszyk (l968)

旧ソ連 85 - P rikh odko (19 77)

レンジナ オーストリア 19 - A ich berger (1980)

中国 150 2 2-500 Q uipi甲 et al.(1984)

アイルランド 35-50 F lem in g et al.(1968)

マダガスカル 95 - N olovic an d P in ta (1970)

U SA 50 5 -150 S hacklett an d B oern gen (1984)

栗色土●褐色土 オーストリア 19 11-3 1 A ich berger (1980)

ルーマニア 40 15 -6 7 R au ta et al. (1985)

旧ソ連 72 - S h aku ri (1978)

errasols パーマ 69 -33 1 O b ukh ov (1968)

チャド 10 0-280 A ubert a nd P血ta (1977)

マダガスカル ー 130-540 N olovic an d P in ta (19 70)

ソロンチヤク●ソロネッツ パーマ 82 8 1-110 O bu kh ov (1968)

チャド 25 -80 A u bert an d P in ta (197 7)

マダガスカル 215 - N olovic and P in ta (1970)

旧ソ連 88 78-99 J ak u sh evsk ay a an d M artynien ko (1972)

チエルノゼム ブルガリア 153 116-173 N aidenov an d T ravesi (1977)

U SA 55 15-150 S h acklett an d B oern gen (1984)

旧ソ連 30 -110 S hak uri (19 78)

草地土壌 旧ソ連 30-110 S hak uri (19 78)

H istosol*有機質土壌 カナダ 15 4-39 F ran k et al.(19 76)

U SA 20 1-10 0 Sh acklett and B oern gen (1984)

デンマーク 1.8 -10 ¶ell an d H ovm an d (1972)

ベラルーシ Lukashev and P ietuk hova (1974)

森林土壌 ブルガリア 152-138 4 A ubert an d P in ta (1977)

U SA 55 15ー150 S hack lett an d B oern gen (1984)

旧ソ連 54 - S hak uri (19 78)

種々の土壌 ブルガリア 221 7 1-1085 N aiden ov and T ravesi (1977)

イギリス 69 - U re a nd B acon (1978)

カナダ5 0 1 1 . 6 - 1 8 9 K o o n s a n d H e l m k e ( 1 9 7 8 )

カナダ 43 10 -100 M cK eagu e and W olynetz (1980)

チャド 4-80 A ub ert and P in ta (1977)
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デンマTク

イタリア

日本

ポーランド

ドイツ

USA

15　　　-　　Tjell and Hovmand (1972)

95　　20-307　Binietal. (1988)

50　　3.5-810　Kitagishi andYamane (1981)

20　　　4-68　　Dobrzanski et-al. (1970)

28 _　　9･57　　Horowitz et al. (1974)

50　　7-1500　Shacklett and Boerngen (1984)

Kabata Pendias, 2001.
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表2.5.2わが国の農耕地および周辺林地土壌のクロム含量(mg kg '乾土)

点数　　平均値　　　中央値　　　95%値　　　最大値

クロム全量

表層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

下層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

231　　　35.7

166　　　　45.6

54　　　　55.7

236　　　　31.5

687　　　　41.3

633　　　　39.3

231　　　31.6

166　　　　43.9

54　　　　53.5

236　　　　33.0

687　　　　39.5

633　　　　38.3

30.0

3*3

40.9

28.1

29.0

28.3

89.6　　　　　534

136.6　　　　　648

275.2　　　　　598

92.4　　　　　2225

110.1　　　　2225

96.1　　　　2225

25.4　　　　　97.9　　　　　740

30.9　　　　153.6　　　　2132

28.0　　　　　283.6　　　　　404

27,　　　　　98.9　　　　1080

27.3　　　　110.8　　　　2132

27.2　　　　102.4　　　　2132

酢酸アンモニウム(pH4.5)抽出態クロム

表層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

下層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

231　　　0.19

166　　　　0.22

54　　　　0.99

236　　　　0.15

687　　　　0.31

633　　　　0.25

231　　　.17

166　　　　0.20

54　　　　0.58

236　　　　0.15

687　　　　0.28

633　　　　0.22

0.60　　　　　3.60

1.32　　　　　5.83

5.10　　　　14.50

1.40　　　　　4.90

1.50　　　　14.50

1.02　　　　　5.83

0.60　　　　　.70

1.32　　　　　3.70

4.40　　　　15.80

1.29　　　　　4.20

1.32　　　　15.80

0.89　　　　　4.20

日本土壌肥料学会(1987).

〔土壌中での動態〕

異なったpH-Ehにおける安定なクロムの形態は図2.5.1に示した｡この図でみられるよ

うに､通常の土壌条件で安定なのはCr(ffl)であり､ Cr(VDが存在するのはアルカリ性で強い

酸化状態でのみ存在することがわかるO水溶性のCr苧+が安定なのはpH3.5以下であり､そ

れ以上pHが高いと難溶性の水酸化物となる　Cr(Vl)は中性付近ではEh 500mV以上の酸
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化条件で安定であり､土壌に添加すると有機物などを酸化L Cr(ffl)に還元される｡この還

元は有機物の施用で促進されるのでCr(Vl)汚染対策として有効である｡

0　　　2 8　10　12　14

pH

図2.5.1異なったpHおよびEhにおけるクロムの安定な状態図(日本土壌肥料学会､ 1996).

このように土壌中クロムの形態はCr (m)であるが､その溶解性は低く､ 0.5 M酢酸可

溶性クロムは0.3 mg kg-1以下､ 1 M酢酸アンモニウム溶液可溶性クロムは0.1 mg kg~1

以下に過ぎない｡そのためそこに生育する植物もクロムを吸収することはなく植物中で集

積することはない｡ジャモン岩地帯では植物(果樹など)の生育不良がみられることがあ

るが､その原因はニッケルによるものであり､クロムはこの生育不良に関与していない｡

Cr(vl)が土壌で検出されるのはクロム酸塩(またはニクロム酸塩)を製造し､あるいは使

用した工場跡地などで汚染があった場合に限られる｡下水汚泥焼却灰でも高い濃度で検出

された(日本土壌肥料学会､ 1996a)<

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のクロム含量についてはデータ集録が行われ(農林水産技術会議､ 1977)､その復刻

版をインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､

2006)｡

Schroederet al.(1962)は母岩の違った土壌､そこで生育した植物中のクロムの分析値を

示している(表2.5.3)｡

表2.5.3母岩の違う土壌とそこで生育した植物のクロム含量(mg kg~1)

超塩基性岩 ケイ酸質岩 石灰質岩

平均値 範 囲 平均値 範 囲 平均値 範 囲

土 壌 4000 2000- 6000 140 10- 300 110 < 3- 300

地衣類 650 300- 1000 39 10- 30
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コケ類

シダの葉

ネ科草･ハープ　　　　　　100

針葉樹､葉　　　　　　　　　18

広葉樹･潅木　　　　　　　　26

低木　　　　　　　　　　　　73

100- 300　　　　　48

10- 1000　　　　　6.6

3- 1000　　　　　7.6

3-60　　　　　　7.4

1-100　　　　　　4.9

3-300　　　　　　6.8

10-100　　　　23

< l-30　　　　6.5

<1-100　　　12

<l-60　　　　4.5

<l-30　　　　3.7

<l-30　　　　11

10-30

3-10

<l-60

<1-10

<1-10

1-30

植物は灰中の含量

Schroeder et al. (1962).

水耕法でクロムの毒性を試験した報告は古くからあり､水稲ではCrClaを与えると1

mg瓜以上で収量は激減し､ Na2Cr04では0.1 mg瓜でやや減収､ 1 mg瓜で激減､ 10mg瓜

で枯死に至った(春日井新一郎･南　礼蔵､ 1936)t

水稲についての土耕試験(1/2000aポット､荒川沖積土1.5kg)ではクロムミョウバン

〔KC r (SO4)2�"12H20〕の形態で施用したCr(m)では1.8-3 g/ポットで初期生育が劣り分

げっが極端に抑制された｡しかし生育後期では1.8gでは生育は回復したが3gでは著しい

減収となった｡跡地土壌の分析値などからみて土壌中で200 mg kg-1以上で害作用がみら

れると結論した｡水稲収穫物中ではほとんどクロムの吸収は認められなかった(早瀬ら､

1968)｡酸化クロムでは9g/ポットでも生育に影響はみられなかった｡クロム酸(K2CrO4)

の害作用は著しく､ 0.1/ポットでは正常に生育できたが､ 0.3g/ポットでは穂数が少なく減

収し､ 0.9g/ポット以上では移植後に葉脈間にクロロシスを生じやがて枯死した｡クロム酸

をこの量以上施用した場合には田面水が黄色を呈しており､水稲苗が水中から出たところ

でCr(Vl)塩の析出が見られており､この部分から痛みが激しく枯死に至った(山添･越野､

1970)t

コムギに対しては水稲よりも害作用は強く現れ､硫酸クロムでは0.9g,/ポットの施用で著

しい減収となり､ Crl.8gではほとんど収量が得られなかった｡クロム酸塩を施用した場合

には0.3g,/ポットの施用で枯死し収穫物は得られなかった(早瀬ら､ 1968)ォ

収穫物中にクロムはほとんど吸収されず､水稲･コやギともワラ中では対照無添加と同程

度にとどまった｡子実でもクロム濃度は低く､玄米ではクロムの施用の有無にかかわらず

検出限界近くの0.02 mgkg-1程度であったが､クロム酸塩を施用すると0.25mgkg　に

上昇した｡コムギでも特にクロムが植物体に集積することはなく､子実でも0.1-0.2mgkg

-1の範囲でありクロム施用の影響もとくに認めることはできなかった(山琴･越野､1970)ォ

これらの試験では皮革粉､クロム鉱さいについても試験したが､これについては後述する｡

環境庁の請負調査では､クロム酸塩(Na2Cr04�"4H20)を添加して野菜などで影響を調

査した｡チンゲンサイでは添加Cr濃度で20mgkg" ､水抽出Cr.で0.2mgkg ､作物

体中6mgkg-1で生育･収量に影響した(日本土壌肥料学会､ 1996b)<

水耕栽培で8科18種の作物についてCr(m)およびCr(Vl)を施用しクロム耐性と感受性
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を調査して､ Cr(ffl)では根の伸張が阻害され､ Cr(VI)では根が黒化し根毛･側板の伸張が停

止した｡植物間の耐性は次のとおりであった(田中･但野･早川､ 1980)c

耐性　大:イネ､･オオムギ､アズキ､トウモロコシ､ダイズ､エンバク

耐性やや大:ナス､.エンドウ､キュウリ､シュンギク､コムギ

耐性やや小:トマト､レタス､ダイコン､ビート

耐性　小:ハクサイ､キャベツ､タマネギ

クロム過剰の場合の可視症状については作物によってさまざまである(日本土壌肥料学

会､ 1987),

〔人間･動物に対する影響〕

クロムは晴乳動物に対しては最近になって必須元素として認められた元素である(Mertz

and Cornatzer, 1971)<その働きはフオスフォグルコムタ-ゼを活性化し噛乳動物の糖耐性

を高めることにある｡欠乏すると血糖値を正常に戻す代謝力が低下し､コレステロールの

上昇などの障害が起こる｡一方､過剰な摂取は嶋吐､腹痛､下痢､腎不全などの健康障害

を引き起こすことから､許容上限摂取量は子供(14歳以下)で1日当たり0.06-0.2 mg､

15-69歳で0.2-0.25mg､ 70歳以上では0.2 mgとなっている(環境省環境保健部環境安

全課､ 2005)c

クロム(Ⅲ)の害作用はほとんど認められていないが､クロム(Ⅵ)の毒性は強く､ま

た発ガン性も認められている｡溶液に触れたり､微粒の液滴を吸入した場合､手足､顔な

どに発赤､発疹が生ずることがあり､ひどい場合には鼻腔の左右を仕切っている骨の内部

組織にまで炎症が及ぶことがある｡

世界保健機構(WHO)では飲料水の最大許容濃度を0.05mgL~1としており､わが国の

水道水質基準や水質環境基準もこのWHOの指針値に基づいて設定されている(環境省環

境保健部環境安全課､写005)<

動物･人間にはクロムは微量ではあるが常に検出され､特に肝臓･腎臓に多い｡人間の

肝臓ではアメリカ人(166点)の平均2.3､腎臓では1.6､その他の世界の人間(127点)

では肝臓で3.73､腎臓で3.7 mgkg"' (灰分中)であった｡これらの組織中では年齢とと

もにクロム含量は減少するが､肺では年齢とともに増加する傾向があった(Schroederet al.,

1962)｡

〔食品中のクロム含量〕

食品に由来するクロムの量は30-80 〟 g/日であり､人間における収支は次のように推

定された(Schroeder et al., 1962),
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摂取量(〝g/日)　　　　　　　-　排出･保持量(〃g/日)

食品から

水から

大気から

合計

50　(30-100)

10　(0-40)

0.1 (0-0.3)

60　(30-140)

尿-　　　0.6　(<0.05-1.0)

ふん-　　59.4　(30-100)

肺に保持　0-0.3 (0-0.3)

60

その後の各国で行った摂取量調査では30-50m g/日であった｡また食品中のクロム含量

は1mgkg~1(現物)を越えることはほとんどない(日本土壌学会1996a)｡

最近の全食事中クロムについてのイギリスでの調査結果によると､魚類中の含量がもっ

とも高く(0.11mgkg~l)であるが､寄与度が高いのはジャガイモおよび穀類である(16

および15%)<クロムについて食品中の基準値はないが､安全で適正な量は成人で25､青

少年で0.1-1.0mgkg-1日~1以上と考えられており､クロム含量が過剰となることはあ

りえない(FSIS, 2004)(

クロムの詳細な環境保健クライテリアはインターネットでみることができる(IPCS,

1988),

〔肥料中における存在量と動態〕

肥料中のクロム含量についてはSwaine (1962)によるとリン鉱石中では産地によって異

なるが､ 10-1000 mg kg"である｡ 1970年代にわが国で使われていた8種類のリン鉱石

中のクロムはl-6mgkg-1と低く､リン酸液を作るときにはそのほとんど(97%)はリン

酸液中に移行し､セッコウには3%しか残留しなかった(越野ら､ 1977)｡すなわちリン

鉱石中でクロムは酸に比較的溶解しやすい形(リン酸クロムなど)で含まれているものと

考えられる｡

ジャモン岩を原料にした肥料ではクロム含量は高くなる｡鉱さい類にも多く1000mgkg

~1-数%に達する場合がある｡しかしこれらのクロムは3価の形態であり､溶解性は低い｡

肥料としてはクロムなめし皮革を使った皮革粉に1-2%含まれている｡皮革なめしには

クロムを使わないタンニンなめしもあるが､タンニンなめし皮革粉は土壌中での分解性が

劣り窒素の肥効も低い｡クロムなめしにおいてはクロム酸を使いこれをなめし工程で還元

するので､皮革粉中にはクロム(Ⅵ)は含まず､これを施用しても植物はクロムを多量に

吸収することはない｡またスラグ類にもクロムが数%含まれていることがあり(クロム鉱

さいなど)｡クロム酸を製造した残さは別にしてクロム鉱さい中のクロムの溶解性は低く､

これを施用しても植物に害が現れることはない｡

鉱さいをケイ酸質肥料として認め､昭和30年に公定規格を設定した際に有害成分として

ニッケル･クロムの最大量が設定されたが､その際の基礎資料として昭和30年に行ったノ

イパウエル試験がある〔吉田､ 1955 (未発表) /早瀬ら(1968)に引用〕｡水稲およびコム

ギについての土耕試験をみると､皮革粉(Cr3-4%)およびこれを原料に使用した複合肥

料(Cr1%前後)ではクロムによる害作用はまったく認められなく､収穫物中のクロム含量
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にも影響はなかった｡

表2.5.4ポット試験に使用した肥料中のクロム含量

T -C t % ) W -C r (% S -C r (% )

蒸製皮 革粉 A 4.6 4 0 .0 06 2

同 B 3.4 0 0 .0 05 8

皮革粉 入り複合肥料 C 1.0 7 0.0 47

同 D 0.9 5 0 .0 08 3

製鉄鉱 さい 0.005

フェロクロム銅鉱 さい 1.9 6 0 .0 04 7 0 .08 9

中炭 素クロム銅鉱さい 6.64

TCr-全量､ W-Cr-水溶性､ S-Cr- 0.5 M塩酸可溶性のクロム.

クロム銅鉱さいを施用した場合､通常の施用量(CrO.3g/ポット)では水稲･′J､麦の生育

に影響はみられなかったが､ 0.9g/ポット以上の施用量では初期生育が抑制されたが､これ

はクロムの影響ではなくアルカリの多量施用が原因と推定された｡これら肥料中のクロム

含量および溶解性は表2.5.4に示した｡

日本の7農業試験場における長期連用試験圃場の熔成リン肥､鉱さい施用試験区の土壌

についてクロムの集積が調査された(Watanabe､ 1984)｡土壌中のクロムは母岩の影響を

受けて場所ごとの違いがあり､また表層土では下層土より高い傾向があったが､資材施用

の影響はみられなかった｡さらに熔成リン肥を200g,/ポット(鴻巣沖積土11.1kgおよび栃

木火山灰土7.86kg)という多量(Cr967mgkg~1に相当)施用し､水稲およびコマツナ

を生育させても植物体にクロムはほとんど吸収されなかった｡

汚泥中のクロム含量は発生源によって大きく変動するが､下水汚泥および工場由来汚泥

で特に高い値となることがあった(表1.7.11および表2.5.5)｡

表2.5.5再利用資材中のクロム含量(mgkg l乾物)

tf tt 平均値
示央値 最大値

下水汚泥 48 .9 35.0 2 6

下水汚泥コンポスト 4 1.7 42.6 8

し尿汚泥 22.1 20.8 6 1

工場由来汚泥 138.3 35.1 320 0

市ごみコンポスト 8■5 5■1 2 3

ぷんコンポスト 13.9 10.8 3

牛ふんコンポスト 4.4 2■5 10

日本土壌肥料学会(1996)
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2. 6　銅(Cu)　　原子量-63.54

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(13)､玄武岩(90)､ケツ岩(39)､石灰岩(5.5)､砂岩(30)､土壌(30)､

海水(0.00025)､淡水(0.003)

銅の鉱石　Cu2S, CuS, CuFeS2, CuO, Cu2CO3(OH)2

大気圏　大気(0.036-4900　ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(5-15)､野菜(4-20)､晴乳動物筋肉(10)､晴乳動物骨(1-26)､

海産藻類(2-68)､海産魚(0.7-15)

集積植物　Bryophytes MerceyaおよびMielic.丘hoferia属など

集積動物　CrustaceaおよびMolluscaの血液

必須性　全生物に必須(酸化還元酵素の活性､ポルフィリン､色素)

毒性　植物に対しては0.5-8mgL-1で有害､

ヒトに対しては250mg/日で害

土壌環境基準　農用地(田に限る)において､土壌中125mgkg~1未滞.

水道水質基準1.0mgL~1以下(着色防止の観点から設定).

排水基準　3mgkg　以下.

総説　土壌･植物　高橋達(1978)､日本土壌肥料学会(1991)､ BakerandSenR(1995)､

Adriano (2001)

環境中IPCS(1998)

動物･人間　Schroederetal. (1966)､浜田(1990)

〔化学的性状および特性〕

銅は赤褐色の延性と展性に富む金属である｡環境中においては銅(Ⅱ)として存在すること

が多いが､金属銅､銅(I)､銅(Ⅲ)の状態やも見出.されるo様々な無機塩となるほか､有機

物と結合していることもある｡すべての生物にとって必須であり､動物･植物のいずれで

も欠乏症と過剰害がみられる｡ただし土壌中で汚染により銅含量が高くなり植物が枯死す

る場合でも地上部の銅濃度は高等動物に害となるほどにはならない｡すなわち土壌一根が

銅についてはバリ◆ァ一位なっている｡家畜ではしばしば銅が不足しており､日本で生産す

る牧草では飼養標準に比較すると銅が不足と推定される(高橋(達工1978)c

銅の植物生育に対する害作用は広く知られており､足尾鉱山排水に起因する渡良瀬川流

域での汚染はわが国の公害発生の原点となっている｡

〔地殻および土壌における存在量〕

地殻における銅濃度の平均は50 mg kg~1､堆積岩中では33 mg kg"である(Bowen,

1979)<土壌では30mgkg~1 (Bowen, 1979)と推定されており地殻の含量よ1りやや低い｡

Kabata-Pendias (2001)が収録した世界各国の測定は表2.6.1に示した｡

119



表2.6.1世界の土壌中の銅含量(mgkg l乾土)

土壌の種類　　　　　　　国名　　　　　平均　　範囲　　　文献

ポドゾル･砂質土壌　　　　オーストラリア

イスラエル

ポーランド

ナイジェリア

ロシア

16

8

9

ll

22- 52　　T山er (1963)

Ravikovitch et al. (1961)

1 - 26　　Kabata-Pendias and Piotrowska (197 1)

7- 12　　Udo et al. (1979)

1.5-29　　Zborishchuk and Zyrin (1978)

レス･シルト質土壌　　　　　イスラエル

中国

ドイツ(旧束)

ドイツ(旧西)

ポーランド

ナイジェリア

USA

25

26

21

19

31

25

Ravikovitch et al. (1961)

18-46　Liu, ZhuandTang(1983)

Kraehmer and Bergmann (1978)

14･31　Schlichting and Elgala (1975)

8-54　　Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

21･41　Udo et al. (1979)

7-100　　Shacklett and Boerngen (1984)

壌土質･粘土質土壌　　　ドイツ(旧東　　14　　　　-　　　Kraehmer and Bergmann (1978)

ドイツ(旧西　　　　　　　16-70　　Schlichting and Elgala (1975)

イギリス

ポーランド

ノレ-マニア

USA

ロシア

37　　　　　　　　　Wilkins (1979)

15.5　　　4- 36　　Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

15.5　　　4-36　　Rauta et al. (1987)

29　　　7- 70　　Shacklett and Boerngen (1984)

12　　　4-21　Zborishchuk and Zyrin (1978)

氷河残積土　　　　　　　デンマーク　　　13.2　　　　　　　Tjell and Hovmand (1972)

luvisols エジプト

インド

イスラエル

ポーランド

ロシア

80　　50-146　Nasseem andRoszyk(1977)

114-160　Ranadive etal. (1964)

34　　　　-　　　Ravikovitch et al. (1961)

22　　16-28.5　Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

25　　11.5-36　Zborishchuk and Zyrin (1978)

オーストラリア

イギリス

マダガスカル

ポーランド

31

12.5

38-61　Tiller (1963)

Wilkins (1979)

35-40　　Nolovic and Pinta (1970)

3-53　　Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

オーストラリア

エジプト

ドイツ
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35-46　　Kraehmer and Bergmann (1978)



イスラエル 35 - R avik ovitch et al. (196 1)

ポーランド ■ 16 7-54 K abata-P endias an d P iotrow sk a (19 71)

U SA 2 1 7-70 S hacklett an d B oern gen (1984)

ロシア 15 7-23 Zborish ch uk an d Z yrin (19 78)

栗色土■褐色土 オーストラリア 83-140 Tiller (1963)

中国 23 17 -33 L iu, Z hu and Ta ng (1983)

′レーマニア 17 8-32 R au ta et al. (1987)

ロシア 25.5 14-44.5 Z yrin an d Z borishch u k (1976)

errasols オーストラリア - 2-96 M cK en zie (1959)

中国 4 1 15 150 L iu, Zh u an d Tan g (1983)

インド - 44 -20 5 R an adive et al. (1964)

イスラエル 60 - R avik ovitch et al. (196 1)

象牙海岸
- 1 - 100 R iadney (1964)

マダガスカル
- 15-40 N olovic an d P in ta (1970)

ソロンチヤク インド - 5 5 112 R anadive et al.(196 4)

マダガスカル - 15-60 N olovic and P in ta (1970)

ロシア 19 9-37 Zb orish ch uk an d Z yrin (19 78)

チエルノゼム ブルガリア 29 26 -38 Tch uld ziyan and K h inov (1976)

ポーランド 19 6.5-53 K abata-P endias (198 1)

U SA 27 10 -70 Sh acklett an d B oern gen (19 84)

ロシア 27.5 16 -70 Zborish chu k and Z yrin (1978)

草地土壌 スリナム - 1-22.5 D irven a nd E h rencron (1964)

中国 26 18 -35 L iu, Z h u and T an g (1983)

旧ソ連 35 13一70 Zborishchu k and Z yrin (1978)

istosol"有機質土壌 デンマーク 15 4-24 A aby and Jacobsen (1978)

イスラエル - 27-4 1 R avikovitch et al. (196 1)

象牙海岸
- 1●3 R iadn ey (1964)

ポーランド 6 1-113 K ab ata -P en dias a nd P iotrow sk a (197 1)

U SA 15 1 100 S h acklett a nd B oern gen (1984)

ロシア 12.5 5-23 Z yrin an d Z borish ch u k (1976)

林土壌 中国 22 - F an et al. (196 3)

U SA 17 7-150 E rdm an et al.(197 6)

旧ソ連 22 12.5-32 Zy rin an d Z borish ch uk (1976)

種々の土壌 カナダ 22 5 -50 M cK eague an d W olyn etz (1980)
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チェコ共和国

デンマーク　　　12.5

イギリス　　　　　　23

イタリア　　　　　　24

日本　　　　　　　34

ポーランド　　　　　7.6

USA　　　　　　　　26

ロシア　　　　　　　　28

23- 100　　Benes (1964)

¶ell and Hovmand (1972)

ll-323　　Wilkins (1979)

7-200　　Bini et al (1988)

4.4･176　Kitagishi andYamane (1981)

1･31　　Kabata-Pendias et al. (1985)

3･300　　Shacklett and Boerngen (1984)

1-60　　Zyrin and Zborishchuk (1976)

Kabata Pendias, 2001.

環境庁で行ったわが国の土壌中銅含量は表2.6.2に示した(土壌協会､ 1984 :日本土壌肥

料学会199!)表土中の銅の中央値は26.4､下層土では24.2mgkg"であり諸外国での測

定値と同程度である｡ただ地目別では樹園地土壌での中央値が58.4mgkg　と高く､銅剤

の散布の影響があると推定される｡

表2.6.2わが国の土壌中銅含量(mg kgー1)

中央値 ■ 95 % 値 範 囲

全 体

全 体 26.4 109 2●0ー597

樹 園地を除く 2 5.5 ■89 2■0ー210

地 目別

水 田 2 7.2 79.8 6. 4-149

畑 2 8.2 126 3 .0-210

樹 園地 58.4 484 7 .3-597

林 地 20.9 84.8 2 .0-138

土壌 の種類別

砂 丘未 熟土 8●6 25.9 3●1- 25.9

火 山灰 土 33.2 158 3●0ー486

サ fi ォ# ア 24.4 104 2.0-299

湿性台地土 21.4 45.5 6◆2 - 210

赤黄色土 24.4 111 4.3-111

低地土 27.5 7 1.8 6.1- 138

黒泥 ■泥炭土 3 1.2 94.6 7.7- 109

日本土壌協会(1984) :日本土壌肥料学会(1991).
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銅汚染地土壌での測定事例は表2.6.3に示した｡殺菌剤(ボルドー液)を散布して土壌中

で高い銅含量となった例が引用されている(Kabata-Pendias, 2001)｡

表2.6.3銅汚染土壌中の銅含量(mgkg '乾土)

汚染源 国 含 量 *1 文 献

旧鉱 山地域 イギリス 13 ー2000 D avies (1980)

非鉄金属鉱 山 イギリス 415 - 733 D avies (1980)

日本 456 - 2020 K itaeishi an d Y am ane (198 1)

金属処理 工業 オーストラリア 847 B eavin gton (19 75)

ベルギー 16 - 1089 S cok art et al. (1983)

ブル ガリア 24 - 2 0 15 Tch uld ziyan an d K h in ov (1976)

カナダ 1400 - 3700 *2 F reedm an an d H utch inson (198 0)

日本 (水 田) 26 - 206 A sam i(19 88)

ポーランド 72 - 620 K abata P endia s et al. (198 1)

ノレーマニア 138 7 R au ta et al.(198 7)

ロシア 12 1- 4622 B arcan and K ovnatsky (1998)

市部の庭園 ､ 園地 オーストラリア 2 10 山er an d M erry (198 1)

および公園 カナダ ll- 130 H utch in占on et al. (19 74)

日 本 3 1- 30 0 K itagishi an d Y am an e (198 1)

フィリピン 352 V icen te-B eckett (199 1)

ポーランド 12 ー240 C zarn ow ska (1982)

U SA 3 ー140 P reer et al. (1980)

ロシア (ブドウ園) 50 - 83 K id luk (1980)

下水汚泥施用農耕 地 オランダ 26 5 H em k es et al. (1980)

イギリス 4 0 - 800 C a irn ey (198 7)

ポーランド 80 - 16 00 S apek (1980)

U SA 58 - 130 *3 W illiam s et al. (1987)

ドイツ 187 - 2 80 D iez an d R osopulo (1976)

殺菌剤施用土壌 ドイツ 273 - 522 R ieder an d Sch w ertm ann (197 2)

イギリス 60 - 380 C airn ey (1987)

ケニア 8 83 *4 L epp et al. (198 4)

*1平均値または範囲. *2精錬所から6.3km離れた地点.

*3下水汚泥を33または180tha-l､9年間連用(ポット試験:). *"精錬所から10km離れた地点.

Kabata-Pendias (2001).
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'〔土壌中における動態〕

土壌中における可溶性銅の種類の異なったpHにおける安定領域は図2.6.1のようであり､

酸性域ではCu2+が安定である(Lindsay, 1972)t

4　　　　　　PH.

図2.6.1土壌中の銅と平衡状態にある可溶性銅種(Lindsay､ 1972).

銅の難溶性化合物の準解度については図2.6.2のように示されており､pH6以下の酸性領

域では炭酸銅､酸化銅､リン酸銅は溶解し､通常の土壌浸透水中の濃度以上になることが

明らかである｡また水田土壌で生成する硫化銅は溶解度が低く､これが溶解して浸透水中

の銅濃度を高めることはない(飯村･伊藤､ 1978)｡

4　　　　6　　　　8　　　10

■pH

㍑

図2.6.2銅の難溶性化合物の溶解性に及ぼすpHの影響(飯村･伊藤､ 1978).

銅は土壌に強く吸着され､鉄･マンガン酸化物(hematite, goethite, birnessite)､非結

晶性水酸化鉄･アルミにニウム､および粘土(モンモリロナイト､バーミキュライト､イ

モゴライト)などが関与している(Kabata-Pendias, 2001)t

銅が腐植酸と安定な錯体を作ることはこの金属の反応､機能を理解するうえで重要であ
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り､･植物による吸収にも影響している｡土壌溶液中においてもほとんど有機錯体として存

在しており､例えば泥炭土壌抽出液中の銅はpH3.5では60-90%､ pH6では98%が有機

錯体であり(Kerven et al., 1984)､汚泥施用土壌では無機銅(Ⅱ)として存在するのは2

- 19%に過ぎない(Emmerich et al., 1982)｡

〔土壌一植物系における動態〕

植物中の銅含量についてはデータ集録が行われ(農林水産技術会議､ 1977)､その復刻版は

インターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､ 2006)｡

銅欠乏は土壌中銅含量が4-6 mgkg~1 (鉱質土壌)で現われ､ 20-30 mgkg~1.では銅

の施用が推奨される｡ムギ類は銅欠乏の指標植物といわれるほどもっとも銅欠乏になりや

すく､岩手で広範囲な銅欠乏が認められた(黒淳､ 1970),また黒泥･泥炭地土壌における

エンバク･ピーツ･野菜などの開墾地病もよく知られている(山崎､ 1966)c

植物における銅の過剰害は大きく､その障害は根に現われ褐変し､イネなどでは獅子根

といわれる状態になる｡過剰の場合､根中の銅含量は高くなるが地上部にはあまり移行す

ることはないので､表2.6.4に示したように地上部の含量はあまり高くならず5-35mgkg

- 1.程度であるo銅汚染地で生育する植物の銅含量は表2.6.5に挙げたが､根で高い含量とな

ること､ある,いは大気降下物の影響が推定される場合がみられる(Kabata-Pendias, 2001)｡

この表からは除外したが､コーヒー樹に殺菌剤(ボルドー液)を散布した場合に樹体､菓

などで高い銅含量が報告されている｡

表2.6.4銅過剰障害が現われるときの植物組織中銅濃度(mg kg-1乾物)

植 物 限界値*l 植 物 限界値*1

ンゲン 15 - 30 ビート 17

カリフラワー 16 アプラナ 16

ニンジン 14 < トウモロコシ 5 - 2 1

レタス 5 - 21 ライグラス 2 1- 40

キャベツ 25 オオムギ 18 - 20

ホウレンソウ 25ー35 *2 コムギ 11ー18

*1減収開始時､または10%減収時の薬､または地上部組織中含量.

*2　20%減収時.

日本土壌肥料学会(1991).

ムギは欠乏になりやすいが過剰害は起きにくい｡銅の吸収には鉄と括抗作用が認められ

銅の過剰は鉄欠乏として現われる(重金属誘導クロロシス).1ムギの根では鉄などとキレー

ト化合物を作るムギネ酸の分泌があり､この効果で鉄欠乏となりにくい｡ムギネ酸を分泌

しないイネ､特に陸稲は鉄欠乏になりやすく､銅の過剰にも弱い｡
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植物による銅の吸収はEDTA施用によって促進される｡すなわち黒ボク土に生育させた

トウモロコシは100mMのEDTA添加で銅の吸収は3.7倍増加した　EDTAは銅の地上部

-の転流を促進しており､植物による銅汚染の修復に用いられる可能性がある｡しかしカ

ラシナでは同じ添加量でも銅の毒性が現われて乾物生産量が低下し､銅吸収の増大とはな

らなかった(井上ら､ 2003)ォ

銅過剰に耐性をもつ植物も知られており､同じ種の中でも品種によって耐性に差がある

ことが判明している(長谷川､ 2002),

表2.6.5銅汚染土壌で生育した植物中の銅含量(mgkg l乾物)

汚染源 ■ 植物 と部位 国 名 含 量 †1 文 献

金属処理 工業 レタス､葉 オーストラリア 64 B eavington (19 75)

ブル ーベリー､ 葉 カナダ 75 W h itby et al.(1976)

イネ科 牧草､ 地上部 イギリス 21 G ailey and L loyd (1985)

同上 カナダ*1 20-70 F reedm an an d H u tch inson (1980)

ツクシ､地上部 カナダ書1 70 -2 50 F reedm an an d H u tch inson (1980)

ビー ト､ 菓 ポーランド 79 -590 Szerszen an d L ask ow ski(1985)

タンポポ､地 上部 ポーランド 7 3-274 K abata-P en dias et al.(198 1)

タンポポ､根 ポーランド 22 199 K abata P endias et al.(198 1)

コムギ､ 子実 ポーランド 2 1 G ajew ski et al.(1987)

都 市部の庭 園 カブ､根 イギリス 2-14 D avies et al.(1978)

野菜､ 薬 U SA 4 19 P reer et al.(1980)

下水汚泥施用 イネ科牧草 ､地 上部 オランダ 14一38 de H aan (19 77)

農耕地 イネ､子実 日 本 4 K itagish ia nd Y am ane (1981)

イネ､根 日本 560 K itagish i and Y am an e (198 1)

ジャガイモ､塊茎 ドイツ D iez and R osop ulo (1976)

Kabata-Pendias (2001).

〔食品中の存在量〕

人間における銅のバランスの推定は表2.6.6のようである｡人間に対する銅の供給はほと

んどが食品からであり､全体の86%を占める｡排出はふん中が全体の98%と多い｡年齢に

よって体内で蓄積することはない(Schroederetal., 1966)c

表2.6.6　人間における銅のバランス

摂 取 (p g 日- I) 排 出 (u g 0 -1)

食 品 3 200 尿 60

水 200 ふん 3640
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アルコール飲料 300 汗 2

空 気 2

合 計 370 2 合 計 3 70 2

Schroeder et al. (1966).

食品中の含量について世界およびわが国での調査は表2.6.7および表2.6.8に挙げる｡イ

ギリスにおける調査庭果はすでに表1.5.1に示した｡いろいろな国での1日摂取量の推定に

ついては表2.6.9に示した｡

表2.6.7各種食品中の銅含量(mg kg l可食部)

食　品　　　　　　　　　　　　　点数　　平均値　　　　範囲　　　　　標準偏差

穀類

イモ･デンプン類

砂糖･甘味料

油脂類

種実類

マメ類

猷鳥鯨肉類

&frm

卵　類

乳　類

野菜類

果実類

キノコ類

藻　類

噂好飲料

調味料･香辛料類

38　　　　3.5　　　　　0.3- 12.6　　　　　　2.8

10　　　　1.　　　　　0.2-2.4　　　　　　0.8

0.4　　　　　0.0-2.6　　　　　　1.0

0.1

10　　　　9.　　　　　2.3- 18.8　　　　　　6.8

13　　　　6.4　　　　　1.5- 16.3　　　　　　4.3

1.1　　　　　1.0-1.1　　　　　　0.1

84　　　　2.　　　　　0.1-23.1　　　　　　3.8

0.8　　　　　　0.3- 1.5　　　　　　　0.6

1.1

46　　　　1.2

13　　　　　0.6

5.3

6.3

3.1

14　　　　　2.3

0.2-5.0　　　　　　1.1

0.2- 1.9　　　　　　　0.4

0.9-28.4　　　　　　9.4

1.8- 18.2　　　　　　5.7

0.1-23.1　　　　　　7.6

0.1-9.3　　　　　　　3.0

食品含量表(1985)より日本土壌肥料学会(1991).

(元の100g当たりmgから換算).

表2.6.8食品中の銅含量(mgkg~1湿重)

食 品 1平均 最小 最大 点数

肉 車内 0.8,1.1 0 .74 1●6 39

豚肉 0.9,1.4 0.44 7.22 15 0
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ラム 肉 1■6 1■1 1.9 2 4

干臓 牛 3 9 8■8 8 7 7

豚 9●0 0■9 2 9■ 12 6

子 羊 9 7 2 8 1 9 5 3 2

腎 臓 牛 3 .7 2■8 4●2 6

豚 6●1 ■2 ⊥9 1 5 7 5 ■

果 実 リンゴ 0. 25 0.21 0.31 6

ナ シ 0.81 0.48 2●7 2 4

バ ナ ナ 0 .9 5 , 0 .9 6 0 .7 0 1■2 12

野 菜 ジャガイモ 0 .7 2 , 0 .9 6 0▲2 6 2●2 4 0

ニンジン 0 .4 0,0 .6 1 0.2 6 0. 95 30

レタス 0 .4 7,0 .7 2 0 .2 0 1●4 4 0

トマ ト 0 .3 6 , 0 .5 5 0. 29 1■1 2 6

魚 タラ 0 .19 0 .12 0.28 5

マグ ロ 0. 64 0.48 0.80 9

コムギ 粉 1■5 0.95 2.9 5 6

パ ン(自) 1●5 0.8 9 2●2 3 2

乳 牛 ■ 0.06 tr● 0 .1 4 3 1

ヒト 0.54 0.22 0.9 0 2 8

ココア 粉 36. 4 33. 0 4 1 0 9

IPCS (1998).

表2.6.9銅の1日摂取量の推定(mg日~1)

由 名 サンプリング 摂取量 文 献

オーストラリア 市場バスケット (成人男性) 1◆9 N FA (199 2)

同 (成人女性) 2.2

同 (2 歳児) 0●8

デンマーク 重複食事調査 1●2 B ro et al.(1990)

フィンランド 全食事調査 (記録方式) 2.00 K u m pu lainen et al.(1987)

ドイツ 重複食事調査 0 .95 A nk e (199 1)

オランダ* 市場バスケット 1●5 S looff et al.(1989)

ノルウェイ 重複食事調査 1■0 P ettersson and S and storoem (1995)

スウェーデン 市場バスケット 1.20 B ecker an d K um pu lainenn (19 91)

ギリス 全食事調査 (成人男性) 1.63 G regory et al.(1990)
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*食品とともに水も計算に入れた.

IPCS (1998).

〔動物における銅の動態〕

放牧家畜においては銅の欠乏あるいは過剰障害は比較的早くに認められたが､人間で

は最初にペルーなどで地域的な欠乏が報告された(Horvath, 1976)ォ　この人間における銅

の欠乏､またその後明らかになった過剰障害はいずれも遺伝的な理由によるもので､銅欠

乏症はMenkes disease､銅の進行性蓄積障害はWilson disease　として知られている(浜

田､ 1990 : IPCS, 1998),人間に対する銅の毒性は比較的低く､成人に対する銅の許容経口

摂取量は不確かであるが､およそ2-3mgkg一　程度といわれている(IPCS, 1998:厚生科

学審議会､ 2003)c

銅の利用性は他の元素に影響されることはよく知られており､モリブデン､亜鉛､鉄､

カルシウム､硫酸などに影響される(Horvath, 1976).特にモリブデンの過剰と動物の銅

欠乏が興味深く､モリブデンが多くなると銅の吸収利用率が低下する｡イギリスでは牧草

中のモリブデン含量が2-5mgkg lであり硫黄が正常または高水準の場合にはウシ･ヒツ

ジに対する銅の必要性は4-6mgkg-iであるが､モリブデン含量がこれより高い場合には

銅の必要性は高く10mgkg~1とする必要がある(Horvath, 1976)ォ　これを受けてイギリス

での飼養標準では表2.6.10のように飼料中のモリブデンおよび硫黄の量に応じて銅の吸収

率を変えている(浜田､ 1990)｡

表2.6.10　ヒツジの銅の吸収率に及ぼす硫黄およびモリブデンの影響

飼料中硫黄含量

(g k gーl 乾物)

銅の吸収率(% )

モリブデン含量(m g kgー1乾物)

1 . 0 ◆5 . 01●5 5 . 2 4 . 7 ◆ 3
3■0 3 . 8 3 . 2 2 . 7
4●5 2 . 8 2 . l l . 6

イギリスの飼養標準:浜田(1990).
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この表はヒツジの場合であるが､ブタ･ウシなどでも同様と考えられる｡モリブデンで

汚染されている地帯で家畜に銅の欠乏が報告されており､わが国でも島根県北東部のモリ

ブデン鉱山の排水が流入した下流域では牧草などでモリブデンが蓄積し､最大シロクロー

バーでMo 161mgkg　という高濃度が報告され和牛で銅欠乏がみられた(林･八幡､1957),

このモリブデンの過剰害を避けるため家畜の飼料には銅が加えられている｡

日本の飼養標準では銅の必要量をモリブデン含量に応じて変えており､飼料中でMo 20

mgkg-1の場合にはCulOmgkg-1､同じくMo7mgkg-1の場合にはCu5mgkg-1､

同じくMo3mgkg-1であればCu3mgkg~1としている｡一般の草地ではMo7mgkg

以上になることはほとんどないからCuの必要量は5 mg kg~1 (イギリスの飼養標準と同

じレベル)でよいと考えられている(高橋(逮)､ 1978)ォ

このように栄養上での銅の必要性は5-10 mg kg-iと推定されるが､これ以上にブタに

銅を与えると肥育が促進されることが知られており､硫酸銅の形で相当な量が給与されて

きた｡そのためブタの排継物中には高濃度の銅がみられることが多い｡ブタが銅の中毒を

起す濃度は高く飼料中で250 mg kg~1よりは高い｡ただこの中毒の発生を防ぐために高濃

度の銅を給与する場合には亜鉛･鉄を一緒に与える必要がある｡このように銅をブタに与

えても肉中の銅含量にはあまり影響しないが内臓(特に肝臓)で蓄積がみられる｡ブタ排

継物中の銅の問題についてはさらに後述する｡

〔肥料における存在量と動態〕

リン鉱石中の銅含量は10-50 mg kg-1､まれに100 mg kg-1のことがある(Swaine,

1962)が土壌中の含量に比較して同程度であり問題となることはない｡複合肥料などでも

同様である｡鉱さいでは種類によって(銅精錬残さなど)高くなることがありうるが鉱さい

ケイ酸質肥料に使える鉱さいの種類を規制してあれば問題はない｡

汚泥肥料中には銅がかなり高いことがあり､下水汚泥では平均200 mgkg-1となってい

る｡汚泥類の施用土壌については管理基準が亜鉛とともに検討された(環境庁､ 1984)ォ　し

かし下記のような家畜排せつ物施用との関連もあり､銅については設定が見送られた｡諸

外国における汚泥中の銅の規制については第6.2章でさらに議論する｡

.家畜ふん､特にブタのふん中では銅含量が高いことがしばしばみられる｡ 1950年代にイ

ギリスでブタが銅を含む塗料を好んでなめて成長しているという観察があり､硫酸銅の添

加試験が実施され､飼料中に通常含有される5-10mgCukg~1にさらに200-250mgCu

kg-1を上乗せするとブタの成長と飼料効率が高まることが見出された(浜田､ 1990)c硫

酸銅は安価であり､効果が高く､さらも亜鉛についても同様に添加効果が認められたこと

からこの技術は急速に広まった｡しかしこのような銅､亜鉛は排せつ物を通じて土壌含量

を高めることから長期的には問題であり､全国的な農林水産省肥飼料検査所の調査でもブ

タふん中の銅･亜鉛は著しく高い値であった(図2.6.1､越野､ 1982)｡
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図2.6.3家畜排せつ物およびそれらの堆肥化物中の銅および亜鉛含量(乾物中) (越野､ 1982).
縦軸は累積確率〔 -累積試料数/(全試料数+ 1)〕であり正規確率鰍こプロット.

図の見方は前出図1.7.1を参照.

このような背景から農林水産省では昭和59 (1984)年11月に養豚飼料の配合メーカー

に銅､亜鉛などの添加を自主規制するように指導した｡さらに平成10 (1998)年3月に農

林水産省畜産局長からの通知(農林水産省畜産局長､ 1998)で銅および亜鉛の添加量につ

いての指導を徹底することとし､具体的な銅の添加量として晴乳期子ブタ育成用には125

mgkg-1､子ブタ育成用には45mgkg-1､肉豚肥育用および種豚用には10mgkg-1を上

限とすることにした(農林水産省畜産局流通飼料課長､ 1998).なお亜鉛については第2.17

章に記載してある｡

ブタ排せつ物中の銅はほとんどが有機結合画分として存在し､粒子状物質として液過に

ょり除去できる｡処理施設からの放流水が透明な液であれば銅濃度(亜鉛濃度も)は1/10

以下に減少する(越野､ 1983)c

このような家畜排せつ物および肥料に由来する銅および亜鉛について日本の農耕地にお

ける収支が測定され､この両元素とも土壌中で濃度が上昇する可能性を認めた｡ただし亜

鉛の管理基準を超過するには190年以上かかると推定された｡銅については管理基準がな

いのでいつ超過になるかは不明である(Mishima et al., 2005)<
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2. 7　フッ素(F)　原子量-19.00

岩石圏(mgkg~l)

カコウ岩(1400)､玄武岩(510)､ケツ岩(800)､石灰岩(220)､砂岩(180)､

土壌(200)､海水(1.3)､淡水(0.1)

フッ素の多い鉱石　ホタル石(CaF2)､氷晶石(CaAIFs)､

フッ素アパタイト〔Caio(P04)6F2〕

大気圏　大気(1-400ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.02-24)､野菜(3-19)､噛乳動物筋肉(0.05)､噛乳動物骨(2000
-12000)､海産藻類(4.5-ll)､海産魚(1400)

集積植物　Acacia georg血ae, Dichapetalum属など

集積動物および部位　噛乳動物の骨および歯

必須性　おそらく晴乳動物(歯･骨の成長)に必須

毒性　植物に対しては5mgL　で有害､

ヒトに対しては20mg日~lで害､ 2000mg日~1で致死

土壌環境基準　検液中0.8mgL"以下､土壌含有量基準4000mgkg-1

飲料水質基準･地下水環境基準　0.8mgL~1以下

総説　土壌･植物(結田ら､ 1975)､ Adriano(2001)

環境中IPCS(1984､ 2002)

動物･人間.環境省環境保健部環境安全課(2005)

〔化学的性状および特性〕

フッ素は反応性が高く､自然界で単体として存在していることはない｡フッ化水素酸

(HF)は常温で無色透明の液体であり､約20℃で沸騰して気体になる｡水によく溶ける｡

フッ素原子自体の電気陰性度は大きいが､原子半径が小さいためフッ素と水素間の距離が

′J､さくその結合が強いために解離しにくく､酸性は弱い｡ギ酸よりも弱い酸である｡ガラ

スや金属(金､白金を除く)をよく溶かすので､ガラスのつや消し､表面加工に用いられ､

半導体製造工程では表面処理などに使われる｡ホタル石(CaF2)あるいは氷晶石(CaAIFs)

はアルミニウム製造時の融材として使われ､また窯業などでの使用もある｡フッ素樹脂は

撰水性など優れた特性があり､フライパンなどの表面加工に利用される｡フ■ッ素としての

需要量が多いのは代替フロンの原料としての用途･t考えられている(環境省環境保健部環

境安全課､ 2005),

フッ素はリン鉱石の主要鉱石であるアパタイトの構成成分であり数%も含有している｡

フッ素があるとリン酸塩の溶解性が低いので､リン酸肥料としてはフッ素を除くか､反応

性を低下させることが必要である｡したがってリン酸肥料工業からはフッ素が負荷として

発生する機会は多い｡すなわちフツ化水素酸､ケイフッ化水素などの気体として揮散する
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ほか､リン鉱石などの粉塵として排水中に放出される｡

フッ素は歯･骨の成長･強化に必要であり､動物に対してもっとも欠乏している元素の

ひとつという指摘もある(Allaway, 1968)ォ　上水へのフッ素添加(fluoridation)はアメリ

カなどの多くの公共上水道で実施されており､世界36か国の3億1700万人が飲んでいる

といわれる｡日本でも歯科医師から必要性が強く訴えられており､毎日新聞の編集委員小

原博人は『何故｢フッ素化｣にそっぽ』という記事を書いている(毎日新聞､ 1999年11月

7日)｡日本歯科医学会ではフッ化物検討部会を設置し､ 2000年には｢口腔保健とフッ化物

応用｣との答申をまとめ､フッ素洗ロなどとともに｢最も効果の高い公衆衛生的な手法であ

る水道水-の適量添加の調査研究｣などの課題を提出した｡この答申のとりまとめ責任者

の須田立雄(昭和大歯学部教授)は｢フッ素無視はもはや時代に合わない｣とコメントし

た(毎日新聞､ 2000年1月21日)｡現在､積極的なフッ素添加は認めてはいないものの､

多くの歯磨き'粉にはすでにフッ化ナトリウムなどが添加(500-1000 mg kg-1､日本化成

肥料協会調べ)されている実態があり､歯科医師によるフッ化物の塗布も行われている｡

フッ素については過剰障害もあり､斑状歯の発生が知られている｡水道水質基準および

水質環境基準はこの斑状歯の発生を防ぐ見地で設定されている｡フッ素は石炭の燃焼によ

っても発生しており､中国では屋内汚染が深刻であり､約1億400万人がフッ素汚染のリ

スクのある地域に住んでいるといわれている(定方､ 2000 :田村､ 2002)<

〔地殻および土壌中における存在量〕

地殻中のフッ素含量は数100-1000で平均950､堆積岩では640 mg kg-1であるが

(Bowen, 1979)､リン鉱石では20-40 g kg~lと高い含量である(Swaine, 1962)c　石炭

中では卜480(平均80)mgkg-1である(Bowen, 1979)｡地表水中では0.01-0.3mgLT

lが通常であり､海水ではこれよりも高く1.2-1.5mgL-1となる(海水中の濃度はこのよう

に飲料水質基準や地下水基準の0.8 mg L-1を越えている)｡海水中のフッ素化合物の画分

については次のようである(Stumm andMorgan, 1981 : IPCS, 2002)｡

フッ素画分　　　　濃度(molL-1)　　　比率(%)

4.1×10-5

3.7X 10-5

1.6X10-5

火山の噴気孔ガスにはフッ化水素が含まれることがあり､桜島南岳から噴出した火山灰

から450　mgkg~1のフッ素が検出された(産業公害防止協会)｡温泉水でもフッ素は高く

25-50mgL-1も含まれている｡東アフリカのリフトバレー潮では2800mgL~1にも達し

ている(IPCS, 2002)｡

〔土壌中の含量と動態〕

土壌中の全フッ素､および水溶性フッ素の測定値は表2.7.1に示した(IPCS, 2002)<　汚
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染がなく､またリン鉱石の産出のない地域の土壌では20-1000mgkg　である｡

表2.7.1土壌中のフッ素含量*1

′取地 土壌の記述

括弧 内は土層の深 さ (cm )

全 F 水溶性 F 文 献

m g k g一 m g k g

カナダ 3 種 の標 準試 料 (0 ー 15 ) 16 0 (9 0 -2 4 7) N a S ch u p p li (19 8 5 )

2 3 種 の標 準試料 (0 ー 13 0 ) 3 0 9 (6 3 -10 0 3 ) N a

ニューファンド 森林 土 n a 2 (n a) S id h u (19 8 2 )

ランド′カナダ 森林 土 0 - 3 6 - ll (0 .9 5 - 2 .7 2

リン工場から0.7 k m (0 -3) 11 3 8 19 15 9 .7 -6 0 .2

同上 18 .7 k m 0 ー3 ) 1 8 . 7 - 2 6 . 1 0 . 9 3 - 1 . 9

ペ ンシ′レべニア 5 5 試料 (0 一 10 ) 3 7 7 (1 3 6 - 9 9 0 0 .3 8 G ilp in &

( < 0 .0 5 - 1 .5 J o h n so n (19 8 0 )

リノイ 2 0 1 表土 (n a) 2 7 1 (70 -6 18 ) N a O m u eti & J on es (19 7 7 )

モンタナ 工場付近 (n a ) 3 3 0 -17 4 7 15 .6 -7 0 4 P olo m sk i et a l.

(19 8 2 )

オハイオ 工場付近 (0 .5 -4) 3 5 3 -3 7 1 N a M c C le n a h en (19 7 6 )

クラホマ 対照地 0 - 2 1 2 1 (1 17 -12 4 ) N a S ch ro d er e t a l.

石 油化学廃 棄物処理 (0 一2) 19 5 4 (3 8 .1 ー 4 .8 (1.2 -12 .6 )

5 8 7 1

(19 9 9 )

ギリシャ 工場から0-4 k m (0 -5 ) 8 2 3 (7 2 9 -9 1 0) N a T siro s e t al. (19 9 8 )

同上 5 - 1 5 k m (0 - 5 ) 5 70 (5 0 9 -6 5 8) N a

同上 8 - 1 5 k m (0 -5) 3 3 9 (2 5 8 -4 8 0) N a

ーストリア 工場から0 .5 k m 0 ー 10 ) 8 4 ー 12 4 T sch e rk o & K a n d ele r

同上 l k m (0 - 1 0 ) 4 8 - 5 4 (19 9 7 )

同上 4 k m (0 -1 0) 2 1-3 3

同上 15 k m (0 1 0) 9. 8 1 0

オランダ 農耕地 土壌 72 点 (n a ) (3 9 -6 7 9) 0 .5 -13 S loo f e t a l. (19 9 9 )

G u a n gd on g P ro v.

′中国

酸性耕 地土壌 19 点

(p H 3 .8 -4 .5 ) (0 -20 )

1 8 6 - 3 8 7 0 .7 6 - 2 .7 1 F u n g et al. (1 99 9 )

チベット 農耕地 ●森林 ●市街 地 (n a ) 0.45 C a o e t a l. (2 0 0 0)

*1含量の平均値.括弧内は範囲. na=データなし.

IPCS (2002).

土壌中においてフッ素はアルミウムあるいはカルシウムと錯体を形成しており､土壌pH
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はこれらの生成と移動性に関係している｡水溶性のフッ化物イオンの濃度は通常の土壌で

は低い｡しかし､元素リンの製造工場､アルミニウム精錬工場､石油化学からの廃棄物処

理地などでは全フッ素､水溶性フッ素とも高い値が報告されている｡

酸性土壌ではかなり下層までフッ素含量は高くなっている｡フッ素は有機物と結合しな

いため表層からの溶脱し､ pHが高く､粘土･シルトが多い下層でフッ素が捕集され､ここ

に集積する｡ただしこのような下層-の溶脱はアルカリ性土壌､あるいは塩類土壌では認

められない(Davison, 1983: Kabata-Pendias, 2001 : IPCS, 2002)ォ

フッ素の土壌吸着はpH 5.5でもっとも強い(Barrow andEllis, 1986 : IPCS, 2002)｡

これ以下のpHではアルミニウムあるいは鉄と錯体(例えばAIF2+､ AIF2+､ AIF30, AIFr ､

FeF2+､ FeF2+､ FeF3-)などとなり､次第に土壌溶液中の濃度が高くなる.

表2.7.2に示したように､フッ化物イオン(F-)の土壌による吸着は､同族である塩化

物イオン(CD､臭化物イオン(Br")､ヨウ化物イオン(Ⅰ-)と大きく異なっている(結

田ら､1975)ォフッ素はアルミニウム･カルシウムなどと難溶性の化合物を作るからである｡

このような吸着は添加濃度が高くなると長野土壌(沖積水田土壌､モンモリロナイト系)

では吸着率は低下するが､茨城土壌(腐植質火山灰土壌､アロフェン系)ではこのような

低下は試験した範囲では認められなかった｡

水田および畑土壌から表面流去あるいは溶脱した水中のフッ素濃度は林地からの排水中

より高い値であった(結田･斎藤､ 1998:結田ら､ 2002)c　ただ最も濃度が高くなった水田

からの地下水であっても0.02-0.14 mg L　程度であり､地下水などの水質基準を超過す

ることはなかった｡
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表2.7.2ハロゲン化物イオンの土壌による吸着

添加ハ■ログン 添加濃度

化物イオン (m g L 一1)

土壌吸着率(% ) -添加水溶液

の pH

土壌液相の pH 1

茨城土壌 長野土壌 茨城土壌 長野土賂

F 一 o.1 9 9 . 2 9 6 . 2 6●3 5 . 5 5 . 8

1●0 9 8 . 9 9 5 . 9 6■3 5 . 5 5 . 8

10 9 8 . 7 畠■ 3 6■3 5 . 5 5 . 9

100 98.2 9 1.8 6■5 5 . 7 6 . 2

10 00 9 8 . 1 7 5 . 5 7●1 ▲6◆ 7 .0

c r 100 1 8 . 9 7 . 3 6●3 5 . 5 6 . 6

1000 8 . 5 7 . 4 5●6 5.3 ◆5

B r" 100 14 .8 1.7 6●2 5 . 5 6 . 6

1000 9 . 6 0 . 4 5●9 5 . 4 6 . 6

Ⅰ■ 0◆1 24.1 2.1 6●3 5 . 6 6 . 7

1●0 1 8 . 5 0 . 5 6■3 5 . 6 6 . 7

10 1 4 . 9 0 . 5 6■4 5 . 6 6 . 5

100 12.1 0.0 6.3 5 . 5 6 . 4

100 0 1 0 . 0 0 . 0 6●0 5 . 4 6 . 2

ハロゲン元素は､ 18F､ 3ォCl､ 82Br､ 131Jを使用.土壌20 gに元素を添加､水溶液50 mLで浸出.

茨城土壌腐植質火山灰土壌(アロフェン系､ pH (H20) 5.3.

長野土壌　沖積水田土壌(モンモリロナイト系､ pH (H20) 6.0.

結田ら(1975).

〔土壌一植物系における動態〕

水溶液からのハロゲン化物の水稲幼植物による短時間(1時間)での吸収を測定すると､

BrT≧cr>>F~≧I-であり､臭化物･塩化物とフッ化物･ヨウ化物は二つのグループに分

かれ､フツ化物は植物根の表層を通過しにくいことが明らかになった｡さらに上記のよう

に土壌中ではフッ素の土壌溶液中の濃度は低く植物の吸収する量も少ないので､ハロゲン

化物の中の順位はBr~≧Cl->>Ⅰ~>>F~となる(結田ら､ 1975)t

ただしフッ素の吸収は植物種によって異なり､特にチヤでは生育環境が強酸性土壌であ

ることもあり､葉中の濃度も高くなりやすい.植物中のフッ素硬度は表2.7.3に示した｡ま

たチヤ葉および製品の茶中のフッ素含量については表2.7.4に示した｡
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表2.7.3植物菓中のフッ素濃度

物 採 取地 F

(m e k g ー1)

物 採取地 F

(m g k g ')

マックケ 天 草 12 ■ ツバキ fe ォ 16 0 0 】

リ土ウビンタイ 鹿児 島 26 同 黒木 40 0 0

シノブ 九大農場 14 同 福 岡 17 0 0

ツクシ 市販 36 同 桜 島 6 4 0 0

アカマツ 黒木林試 15 トウツバ キ 黒木林 試 20 0

クワ 九大構 内 24 タイワンツバキ ■ 九 大構 内 32 0

ギヨリユウ 東 大構 内 15 0 サザンカ 黒木林試 80 0

Pホテイチク 九大構 内 14 0 マメハマヒサ申キ 同 20 0 0

トクサ 大事府 67 ヒコサンヒメシャラ 夷彦 山 80

ソテツ 宗像郡 54 ､マヒサカキ 芥屋村 40 0

ビワ 九大構 内 8 アベマキ 広島 48 0

温州ミカン 九大構内 8 ヤマモガシ 井尻村 23 0

フクギ 沖縄 10 カワゴケソウ 川 内川 23 0

ドゲイヌツゲ 沖縄 7 ジヤコケ 平尾 台 79

エゾハナシヨプ 北海 道 12 ヤマハギ 黒木 林試 20

ユウヤマキ

タドリ

カキ

同

九大構 内

阿蘇

九大構 内

広 島

13 4

4 8

14

8 0

チヤ 羽犬塚 60 0

産業公害防止協会:ふっ化物公害防止対策､ p. 2-3.
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表2.7.4チヤ葉中のフッ素含量

産 地 部位 ● F 産 地 部位 ● F

種 類 (m g k g " 1) 種類 (m g k g " 1)

羽 犬塚 若 葉 60 佐賀県基 山 野生化チヤ 650

同 古葉 800 枕崎 古菓 800

八女郡 若葉
■40

同 同 160 0

同 古菓 500 静 岡 若葉 48

九大農場 若葉 150 同 吉葉 250

同 古菓 800 同 タマミドリ 52

下益郡 若葉 800 ウーロン茶 40

同

阿蘇 内の牧

同

古 葉

若 葉

古菓

800

7 2 0

19 0 0

台湾 山茶 28

産業公害防止協会:ふっ化物公害防止対策､ p. 2-3.

フッ素の吸収性によって植物は3グループに分けることができる｡すなわち､ ①フッ素

含量が数-20mgkg-1であり､大部分の植物､ ②フッ素含量が100-数100mgkg~1の植

物で､アベマキ(ブナ科)､ヤマモガシ(ヤマモガシ科)､カワゴケソウ(カワゴケソウ科)､

ギョリュウ(ギョリュウ科)､ホテイチク(タケ科)など､ ③1000-数1000mgkg~1で､ツ

バキ科の植物がある｡チヤはツバキ科の植物であり､フッ素を吸収しやすい｡さらに生育

土壌が強酸性(茶園土壌のpHはしばしば4以下)であり､土壌溶液中でもフッ素が高い

と推定されるので､さらにフッ素の吸収が促進されているp桜島火山付近で生育する茶樹

の葉では､おそらく火山ガスに由来するフッ素の吸収もあり､きわめて高いフッ素含量(最

高､ 8200mgkg~1)が検出された(高橋(英)､ 1976)｡

植物のフッ素吸収は経根と経葉の両者がある｡土壌からの吸収では､土壌と土壌一植物

系で少なくとも二つのバリアーがあり､これまで述べたように植物生育の障害はみられな

いが､経菓的にフッ素ガスのが気孔から吸収された場合には強い障害が現われる(山添､

1962)ォ大気由来のフッ素を吸収したクワの葉では可視的な障害が現われなくても､そのク

ワを給飼したカイコに害が発生した事例もあ◆る(山添､私信)0

〔食品中の含量〕

食品中のフッ素含量については表2.7.5に示した｡わが国での食品中の調査例は表2･7･6

および表2.7.7に示した｡離乳食中のフッ素についても報告がある(IPCS, 2002)｡
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表2.7.5　食品中のフッ素含量

茶

139



244　　　ハンガリアで入手した4種平均　　Schamschula et al. (1988a)

82-371　香港で入手した32の茶葉　　　Wei et al. (1989)

0.005-0.174ドイツ産ノ､-プ茶および小児用　Bergmann (1995)

0.37-2.07　ドイツで入手した紅茶の範囲　　Bergmann (1995)

液体革料の含量はmg L-1

IPCS､ 2002.

表2.7.6植物性食品中のフッ素含量

食 品 産 地 F 含 量

m e k g

食 品 産 地 F 含量

m e k gー1

玄 米 佐賀 10 キャベツ 九大 12 ■

白 米 熊本 2●1 ､クサイ ■ 九大 2 1

オオムギ ー香椎 2●0 シュンギク 九大 36

コムギ 基 山 4◆0 ニンジン 基 山 12

トウモロコシ 九大 7.0 イコン 九大 12

ア ワ 九大 0●8 ゴボウ 市販 18

ンゲン 市販 20 ､ナヤサイ 市販

市販

30

ダイズ 九州農試 6 レンコン 14

アズキ 市販 3 夏ミカン ■ 3

オランダイチゴ 市販 12 温州ミカン 九大 10

ナ ス 市販 10 ビワ 志賀 島 10

トウガラシ 九大 ll ウメ 市販 9

キュウリ 市販 20 ナヾナ 市販 ll

トマト 市販 4 ブドウ 九大 6

パセリ 市販 18 チジク 九大 10

ミツバ 市販 4 3 ザクロ 天童
4

ホウレンソウ 市販 15 カボチャ 市販 8

タカナ 市 販 8 ゴマ P 香推 7

ネギ 市 販 14 ワカメ 42

産業公害防止協会:ふっ化物公害防止対策､ p. 3-4.
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表2.7.7　動物性食品中のフッ素含量

食 品 産 地 F 含量

m g k g

食 品 産 地 F ^ サ

m g k g一l

牛肉 (ロース) 天 草 3 ●6 マグロ 市販 7■8

同 (アバラ) 天草 2●6 シラクオ (全部 ) 市販 7●5

同 朋干臓 ) 熊本 2.3 カズノコ 市販 4●2

豚 肉 市販 4 シャコ 市販 8■1

鶏 肉 粕屋郡 1■0 セエビ 市販 7●0

ウサギ 市販 3●0 シバ エビ(全部 ) 市販 13.0

クジラ 市販 3●8 クノレマエビ 市販 9●0

牛 乳 内の牧 1●3 タ コ 市販 2●9

鶏卵 (卵黄 ) 内の牧 1●8 カ(外套 部 ) 市販 6■0

同 (卵 白) 内の牧 1●1 アコヤガイ 天草 9●0

ズメ 九大 4●5 アサリ 天草 5●2

カワハギ 市販 14.0 シジミ 市販 18 .0

トラフグ 市販 0◆6 タイラギ 市販 4,2

タ イ 市販 1●2 マテガイ 市販 7●4

ニ ベ 市販 4■9 ナマコ 市販 7●9

グ チ

プ リ

市販

市販

2●6

3.0

ウニ 天 草 28. 0

産業公害防止協会:ふっ化物公害防止対策､ p. 3-4.

表2.7.8製品茶中のフッ素含量

産 地 種 類 F

(m e kg "1)

産 坤 種 類 F

(m g kgー1)

羽犬塚 玉露 100 八女郡 一番茶 50

同 同 120 佐賀 釜妙り茶 ■ 35

同 テン茶 32 同 岡 160

同 同 10 0 羽犬塚 紅茶 200

羽犬塚 煎茶 60 静岡 紅茶 40

同

同

番茶

番茶

24 0

40 0

台湾 紅茶 52

産業公害防止協会:ふっ化物公害防止対策､ p. 2-3.

このように､特にフッ素濃度が高いのは茶である｡茶菓中のフッ素は製茶の段階で一部
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は失われるが､製品茶の中でも表2.7.8に示したように50-400 mg kg"1程度は検出され

る｡

フッ素119mgkg~1を含む玉露3gを60℃の湯50mLで浸出したとき､ 2分間でフッ

素の19%､ 10分間で48%が溶出した(産業公害防止協会:ふっ化物公害防止対策､ p. 4.)｡こ

の場合､ 2分間入れたお茶で1.4 mgL~1､ 10分間入れると3.4mgL"に相当するフッ素を摂取す

ることになる｡茶中の高いフッ素含量は中国などでも検出されている(表2.7.5),アメリカ合衆国

で購入した21種のカフェイン入り茶､ 11種の除カフェイン茶､ 12種のハーブ茶を浸出(5

-120分浸出､水のフッ素濃度<0.02mgL"1)したときのフッ素濃度は､それぞれ1.5

2.4､ 3.2-4.2､ 0.05-0.1 mgL~1であった(Chanand Koh, 1996/IPCS, 2002)｡ハーブ

茶を除くといずれの場合も日本の水道水基準を越えた濃度となっている｡

人間に対する1日当たり摂取量は表2.7.9に示した｡フッ素起源別の推定は変動が大きい｡

大気からの寄与は一般には小さい｡幼児は母乳からも少量のフッ素を摂取している｡成人

では食品と飲料水が最も大きな寄与をしている｡ 2から5歳までの小児では､歯磨きのたび

に0.ll-0.39 mgのフッ素を摂取していることがありうる｡ただ全体的に小児､成人とも

に1日当たり2mgFを越えた摂取にはなっていないと推定されている(IPCS,2002)c

〔動物に対する影響〕

人間･動物の体内においてフッ素は歯と骨に集積している｡人間の歯(ェナメル質)の

フッ素含量は740-2100 mgkg- (Berndt and Steams, 1979 : IPCS, 2002)､アバラ骨

で1600 mgkg~1､背骨で2200 mgkg"* (Zipkinetal., 1960:IPCS, 2002)であった.

飲料水中フッ素がむし歯の予防に効果あり､特に子供において効果が増強されることに

ついては数多くの疫学研究がある｡虫歯予防効果には少なくとも0.5mgL"1以上(2mgL

~1以上ともいわれる)が必要とされており､歯科医師を中心に飲料水-のフッ素添加が強

く叫ばれている｡一方､継続的に0.9-1.2mgFL-　の水を飲むと12-46%の人に軽度の

斑状歯が発生し､ 1.4 mg L-1以上では骨-のフッ素沈着率が増加して骨の内部構造が変化

し､骨折のリスクが高くなると報告されるようになった｡しかし診断基準や､水以外のフ

ッ素摂取量の取り扱いかたなどにあいまいさがあり､不確実性が残っているといわれてい

る(厚生科学審議会､ 2003)c　ただし総合的には1日14 mg/人以上の総フッ素摂取量では

明らかな骨-の有害影響があり､約6mg/人以上では有害影響のリスクを増加させることを

示唆する知見が認められると結論された(IPCS, 2002)｡

発ガン性については､動物実験において決定的な発ガン性を示すデータはなく(IPCS,

2002)､国際ガン研究局(IARC)においてもヒト-の発ガン性に関し有効な知見は見当た

らないとしている(IARC, 1987)c催奇性に関する疫学的調査では､ダウン症候群やその他

の先天異常とフッ素の摂取に関していかなる関連もみいだされていない(IPCS, 2002)(
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表2.7.9　フッ素の摂取量の推定

F の起源 年齢グループ F 摂 取量* 1

m g 日ー1

文 献

大気 ､食 品(母

乳を含む)､

飲料水 (F 添加

乳児 (6 か月まで)

幼児(7 か月から

<0 . 0 1ー0 . 6 5

(< 0 .0 0 1 - 0 .0 9 )

0 .6 - 2 .1

カナダ政府 (19 9 3 )

を含む)､ 土壌 ､ 4 歳 (0 .0 5 - 0 .16 )

歯の塗布 を

含 む

カナダ

子供(5 ー 11 歳 )

成 人(2 0 歳以 上)

0 .7 - 2. 1

(0 .0 3 - 0 .08 )

2. 2 - 4 .1

(0 .0 3ー 0 .0 6

同上 (大気 は除く)

U S A

乳児 (6 か月まで)

子供 (1 歳)

子供 (2 - 3 歳 )

0. 4 - 1 .4

(0 .0 5 -0 .1 9)

0. 32-0. 73

(0 .0 3 -0 .0 8 )

0.7 6-1.2 3

(0 .0 6 -0 .0 9 )

L ev y et al.(1 9 9 5)

市販 食品および

飲 料水 (ドイツ)

母 乳および家庭

で調理した食

品､ および水

乳児 (1ー 12 か月)

乳児 (l t 12 か月 )

0 .0 9 9 - 0 . 2 0 5

0. 0 0 2 - 0 . 0 75

(0 .0 0 0 5 - 0 .0 0 7 )

B erg m a n n (19 9 5 )

●1括弧内は体重1kg当たり日摂取量.

IPCS, 2002.

〔肥料中の存在量と動態〕

リン鉱石の主要鉱物であるフッ素アパタイトの理想式はCaioF2(P04)6であり､ 37.7 g

･ lのフッ素を構成分としている｡堆積岩質リン鉱石ではこのアパタイトに炭酸カルシウ

ムなどと複塩をつくりフッ素の一部も水酸化物に置換されている(フランコライト,

francoliteを形成)のでフッ素含量は低下しているが､それでも30gkg-1前後を含有して

いる(表2.7.10).

フッ素アパタイトは溶解性がきわめて低いので､リン酸肥料としては熱処理ある~いは酸

処理によってアパタイト構造を破壊し､フッ素を除去あるいは肥料の反応系から除去して

いる｡このような処理をしてもフッ素は相当量製品中に残留しており､ 10-20gkg~1の含

量が普通であるoリン鉱石･肥料中のフッ素含量についではSふaine (1962)に多くのデー
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タが収録されている｡

表2.ウ.10リン鉱石､リン酸肥料中のフッ素と溶出濃度

試 料 フッ素含 量 ■溶 出濃度

g k g m e L

リン鉱石

モロッコ J 4 0 3●0

ヨルダン 39 1●6

中 国 36 0●5

フロリダ 36 3 ■1

リン酸肥 料

粒状過 リン酸石灰 19 112 .0

重焼 リン 10 28.2

ようリン 15 5●5

日本肥料アンモニア協会資料.

リン酸肥料の製造工程からは大気にフッ化水素酸､フッ化ケイ素などの形態で揮散し､

あるいは工場排水から損失となり環境に影響している｡大気-の脱フッ素率が高い場合に

は､発生するガスを処理しフッ素を回収する工程が必要である(藤原･岸本､ 1993),

過リン酸石灰製造の際には含有するフッ素の約50%が四フッ化ケイ素(SiF4)としてガ

ス化するが､これを水に吸収させてケイフッ化水素酸(H2Si06)として回収することがで

きるが､実際の回収率は生成した四フッ化ケイ素の1/4程度であり､あとは排水中に損失

される(藤原､岸本､ 1993)<

､熔成リン肥の製造時に発生するフッ素ガスは電気炉法で30-35%､平炉法で45-50%で

あった｡残りのフッ素はガラス状になった熔成リン肥中に残留する(安藤､ 1976)ォ　焼成リ

ン肥ではリン鉱石にケイ砂とナトリウム塩を加えてロータリーキルン中で水熱焼成を行い

フッ素除去率を高めて製造する(肥料中に残留するフッ素は1000 mg kg-1以下であり､

飼料用リン酸カルシウムとして使うことができるほどである｡発生するフッ素はキルン内

が高温になっているためほとんどがフッ化水素の形態である｡このフッ化水素は硫酸ナト

リウム溶液に吸収し､酸性フッ化水素酸ナトリウム(NaHF2)として回収している(藤原･

岸本､ 1993)ォ

動物体内では骨･歯にフッ素が集積することから､骨粉にも300-5900mgkg"の含量

が報告されている(Swaine, 1962)｡

塩基性鉱さいでは20-160mgkg"1 (試料70点)という報告のほか､ 6000-17000mg

kg~1という高い例もある(Swaine, 1962)c
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2. 8　ゲルマニウム(Ge)　原子量-72.59

岩石困(mgkg~1)

カコウ岩(2)､玄武岩(1.6)､頁岩(2)､石灰岩(0.31)､砂岩(1.2) ,土壌(1)､

海水(0.00005)

大気圏　大気(3ng/in"?)

生物圏(mgkg-1乾物中)

陸上植物(1-2.4)､噛乳動物筋肉(0.14)､海生魚(0.3)

毒性　わずかに毒性(ただしGeH4ガスの毒性は強い)

参考総説　土壌･植物　高橋英一(1990)､ Kabata-Pendias(2001)

動物　Schroeder and Balassa(1967)

〔化学的性質および特性〕

ゲルマニウムは周期律表の第Ⅳ属のケイ素とスズの間にあり､メンデレ-エフが周期律

表を提案した時にその存在を予測して､エカケイ素と名づけたことで有名である｡金属元

素ではないが､単体の外観は灰白色で金属にみえる｡しかし金属のように電気をよく通す

ことはなく､亜金属類に分類される｡半導体としての性質を利用して電子産業で重要な資

材となっている｡光ファイバーとしての用途が多い｡

ゲルマニウムは金属と非金属の中間の性質を持ち､他の元素との結合も無機的な性質と

有機化学的な性質の両方を示す｡ 2価と4価で存在するが､ 2価のゲルマニウムは不安定で

すぐ酸化されて4価に変わる｡4価のゲルマニウムは単独あるいは重合して酸の性質を示し､

金属と安定な塩を作る｡ゲルマニウムはまたいろいろな有機化合物も作る｡

〔地殻および土壌中における存在量〕

地殻中のゲルマニウム含量は1.8､堆積岩1.7､土壌中で1 (0.0-50) mg kg~1である

(Bowen, 1979)ォ

ゲルマニウムを主成分とする鉱物にはargyrodite, germanite, can丘eldite, renieriteの

4種がある｡閃亜鉛鉱などの硫化物鉱物に微量に含まれるほか石炭にも数～数10 mgkg~1'

含まれ時には石炭灰中でIOgkg~1以上の値が報告されている｡わが国では最上炭田の石炭

でゲルマニウム濃度が高いことが知られている｡石炭あるいはその灰に多いことがあるこ

とから､産地によっては肥料中に移行することが考えられる｡

アメリカ合衆国の各種土壌(表土)のゲルマニウム含量はほとんど0.6-2mgkg-1であ

り､土壌ごとの差異は小さかった(Shacklett and Boerngen, 1984 : Kabata-Pendias, 2001)0

〔土壌中における動態〕

岩石ではgermanite (GeS2�"7CuS�"FeS)などの形で存在することが多いが､これが風

化する段階でゲルマニウムの一部は遊離し易移動性のGe(OH):が生成し水系に入るが､こ

れは粘土鉱物､鉄酸化物､有機物などにおそらくGe(OH)4の形で固定される｡土壌中では

2価のゲルマニウムのほか､ HGeCV､ HGeCV ､ GeOa2"などの陰イオンとしても存在する
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と考えられている(Kabata-Pendias, 2001)e　土壌中での挙動はケイ素に類似しているだろ

うという想定以外､ほとんど研究されていない｡

〔土壌一植物系における挙動〕

ゲルマ土ウムが高等植物-の吸収､有害性などについてはGeilman and Bruenger

(1935)の報告がある｡彼らは石炭灰堆積場近傍に自生している植物(ヨモギギク､ヤブ

タビラコ､ゴボウ､フキ､キツネアザミ､ハマアカザ､ヨモギ,クコ､ミチヤナギ､クロ

イチゴ､ニワトコ､ポプラなど)のゲルマニウム含量を調査したが含量は0.2-1.8mgGekg

~ 1程度であり特に蓄積は認められなかった｡ Ge血an and Bruenger (1935)は土壌にゲル

マニウムをGe02の形態で0.1-10mgkg-1施用し羊ンバク､ソバ､カラシナを生育させた｡

その乾物重､ Ge濃度は高橋英一(1990)の総説に引用されている｡それによると5mgkg

~1までは影響は少ないが､ 10 mg kg-1では10%程度地上部乾物重は減少した｡根部では

影響は見られなかった｡地上部-のGe吸収はソバ(タデ科)､カラシナ(アプラナ科)に

比較してエンバク(イネ科)で多く､ 10mgkg~1施用の場合には150mgkg~1に達してい

た｡

長野県にあるトランジスター工場廃水によるイネの生育障害については茅野･田中

(1970)が報告している｡この廃液にはGe02として10-45mgL~1含まれており､この

液で生育させたイネには特有のクロロシスが発生した｡水耕法でイネにゲルマニウムを施

用したところ､ Ge 1.0 mg L-1以上で同様な症状が現れた｡有害限界濃度は水耕溶液中で

0.1mgL~1､葉身中では400mgkg~1と推定された｡汚染現地で生育するイネの菓身中で

は200mgkg~1であり､対照非汚染地のイネ葉身では約30mgkg.-1であった｡

TenshoandYeh (1972)は放射性68Geで標識したGe02をGeとして10mgkg-1､田

無土壌(火山灰性で可給態ケイ酸が多い)と富士見土壌(砂質でケイ酸が少ない)に添加

し､イネ､コムギ､アズキ､ハツカダイコン､ソバを生育させた｡イネではたん水状態お

よび畑状態の両方で試験した｡この試験についても高橋(英) (1990)の総説でみることがで

きる｡

この結果をみると､富士見土壌で生育させたイネで生育に対する影響がみられ､葉身に

小さな黒褐色の斑点が現れ､植物体のGe濃度は田無土壌で生育したイネの10倍以上も高

かった｡この原因として富士見土壌は砂質でゲルマニウムが土壌に吸着されなかったと考

察された｡

地上部と根部のGe含量を比較するとアズキ､ -ツカダイコン､ソバでは根部で高く､特

にソバではほとんど根部にGeが固定され地上部に移行しなかった｡これに対してイネ､コ

ムギでは地上部のほうでGe含量が高く､特に富士見土壌で生育したイネでは地上部のGe

は根部の50-100倍になった｡

高橋ら(1976a, 1976b, 1976c)はゲルマニウムの影響の植物種間差､イネによるGe吸

収に及ぼす諸要因について詳細に検討し､次のような結論を得ている(高橋(莱)､ 1990)c

1) Si含有率の高い植物は培地から吸収するGeの量も多い｡

146



2)植物のGe吸収性における特異性はSiの場合と同じく･根部に局在している｡イネの

Ge吸収は根部を切除すると激減するが､ヒルガオなどのケイ酸排除型の植物では根

部を切断したほうが地上部のGe吸収はかえって増加する｡

3)イネの茎基部から溢出する導管液中のGe濃度は外液濃度より著しく高く､Siの場合

と同じくイネの根はGeを積極的に濃縮して地上部-送っている｡

4)イネのGe吸収は､ Siの場合と同様にシアン化ナトリウム､ 2,4-D､ 2,4-DNPに

よって著しく抑制される｡

5)イネのGe (ゲルマニウム酸､ H4Ge04)の吸収は､共存するSi (H4Si04の形態で

施用)の濃度に比例して抑制される｡しかし消極的なGe吸収をするトマトの場合に

は共存するSiの影響はほとんどみられない｡

このように植物によるゲルマニウムの吸収はケイ素の場合と同様であり､植物の種類

によって根でGeの吸収を抑制する場合と､積極的に吸収･濃縮して地上部に送る場合が

ある｡植物は吸収する場合にゲルマニウム酸とケイ酸を区別することができず､同じ機

作によって吸収している｡ただし吸収されたGeはイネの場合のように明らかな斑点を生

じて障害となった｡高橋(1990)は吸収したGeの一部が導管中で細胞質のタンパクと

結合していることを認めており､これが害作用発現の原因となっていると推察した｡

このようにGeの吸収はSiの吸収と類似しており､ Siが多量にあるとGeの害は現れ

にくくなる｡このような効果は水耕の場合だけでなく､土耕栽培の場合にケイ酸カルシ

ウムを施用するとゲルマニウムの害作用は軽減された｡

ゲルマニウムの害作用はゲルマニウム酸(Ge02を施用しても溶解してH4Ge04となる)

を投与した場合にみられるものであるが､有機ゲルマニウム化合物であるゲルマニウム

エチルカルボン酸エステルセスキオキサイド(Ge-132)の場合にはイネ､イタリアンラ

イグラスで生育障害はみられず､地上部-のGe吸収もなかった(高橋(英)､ 1990)ォ

〔動物に対する影響〕

動物体内にもゲルマニウムは広範囲に分布しているがその含量は微量である〔人体で

は数～数IOmgkg"1 (生体当たり)の範囲〕｡体内では特に肺臓で高い(Schroederand

Balassa, 1967)c

食品中のGeは0.1-lmgkg-1程度であり､ヒトの1日当たり摂取量は1.5mgと推定

されている｡摂取されたゲルマニウムは速やかにふんおよび尿として排出されるが､尿

からは排出が90%以上を占めている(Schroeder and Balassa, 1967)c

二酸化ゲルマニウム(GeO2)の毒性はきわめて低い｡ラットに対して経口､皮下､筋

肉､腹腔にGe02を数～数10mgkg~1体重当たり投与した場合､一部は血液中に移行す

るが､血紫タンパクと結合することはなく､速やかに体外に排出された(Rosenfeld､ 1954:

高橋(英) (1990)に引用)｡また数週間にわたり投与しても下痢その他の障害は現れず､

体内の器官に蓄積することもなかった｡

〔肥料中における存在量と動態〕
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通常の肥料中ゲルマニウム含量は数mgkgー1程度であり､アパタイト､カリ塩､高炉

スラグ中においても10mgkg~1以下であるoしかしフライアッシュ七は産地により異な

り､数10-8000mgkg~1という含量の記録がある(Swaine, 1962)｡これらの動態につ

いては知られていない｡

2. 9　水銀(Hg)　原子量-200.59

岩石圏(mgkg~l)

カコウ岩(0.08)､玄武岩(0.012)､ケツ岩(0.18)､石灰岩(0.16)､砂岩(0.29)､

土壌(0.06)､海水(0.00003)､淡水(0.0001)

水銀を主成分とする岩石　辰砂(HgS)

大気圏　大気(0.009-38　ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.005-0.02)､野菜(0.013-0.17)､噛乳動物筋肉(0.02-0.7)､晴乳

動物骨(0.45)､海産藻類(0.03)､海産魚(0.4)

集積植物　樹木　Betula papyrifera, Minuartia setacea?

毒性　　ヒトに対しては0.4mg日~1で有害､ 150-300mg日ー1で致死

植物､微生物にきわめて強毒性

SH基と結合し多くの酵素活性を阻害

土壌環境基準　検液lL中0.0005mg (栓水銀)･以下.アルキル水銀は検出されないこと･

水質環境基準･地下水環境基準　0.00005 (総水銀) mgL-i以下.

アルキル水銀は検出されないこと.

総説　土壌･植物　後藤(1982)､ Steinnes(1995)､ Kabata-Pendias(2001)､

Adriano (200 1)

環境中　USGS (1970), Lagerwerff(1972), IAEA(1972), IPCS (水銀1976,

環境の観点からの水銀1989,無機水銀1991､メチル水銀1990)

水銀は英語ではquick silverとも呼ばれるが､これはアリストテレスの時代にもっとも

純粋な｢生きた銀｣と信じられて付けられた名称である｡

水銀は天然では辰砂(HgS)として産出することが多く､2400年前からスペインAlmaden

で採掘されていた｡辰砂は化学的に不活性であり､その形態では毒性は現れない｡しかし

多くの鉱山では同時に小さな遊離の金属水銀が存在しており､これが水銀蒸気となって大

気を汚染しており､ Almadenでの水銀中毒についても古くから知られていた(Eisenbud,

1978)ォ　水銀には羊毛などを柔軟にする性質があり､ 17世紀には硝酸水銀がフェルトの製

造時に用いられた｡フェルトは主として帽子の製造に用いられ､その製造者に水銀中毒が

発生しmad hatter's deseaseと呼ばれた｡ 〔Lewis Carrollの有名な物語にもmad hatter

の描写があり､水銀中毒のせいと広く信じられているが､ Eisenbud (1978)は疑問視して
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いる｡〕水銀を使った研究者にも中毒例が知られている｡中毒の歴史についてはEisenbud

(1978)に詳しい｡

水銀中毒は日本でも発生していた｡三重県多紀郡勢和村丹生では奈良時代から水銀が採

掘されていた(丹生という地名は牟国的にあるが､これは辰砂の朱に由来する)｡続日本紀

には｢和銅6年5月に伊勢国から水銀が貢がれた｣とある(三重県立図書館､ 2005)t　水銀

は金とアマルガムを作り､これを大仏に塗布した後､火で加熱して水銀を揮発させ､金の

大仏とした｡使った水銀は360kg､金は60 kgであったと記録されており､丹生の水銀が

あったために金仏が実現できたのである｡しかしこの際に多くの労働者が水銀中毒(神経

障害)になったといわれている｡

丹生は平安時代に｢丹生千軒｣といわれるほど繁栄した｡伊勢の水銀は広く使われ､辰

砂が顔料とされた(朱肉など)ほか､塩化水銀(Ⅰ)の粉末は射和軽粉(松阪市射和で生

産された)あるいは伊勢白粉として化粧品(顔のしみをとり､色を白くすると信じられた)

とされたほか､絵具(伊勢物語絵巻など､ NHKクローズアップ現代2000年5月25日放

吹)､梅毒薬､シラミとり､堕胎薬として用いられた｡伊勢白粉は明治時代まで売られてい

m

勢和村丹生の水銀鉱山は江戸時代前半には猟りつくされ､伊勢白粉は他の産地からの水

銀を使っていたが､明治になって再開され一時は日産3tもの生産があったが,.昭和48年

に閉山となった｡生産量が低下したことと､川など-の汚染問題が生じたからである｡こ

の鉱山跡地では最近でも遊離水銀が肉眼でみられたという｡また近くの水田土壌では5-98

mg kg~1と高濃度であり､しかも下層でも高い水銀が検出された(環境庁水質保全局､

1981 :日本土壌肥料学会､ 1991 : Morishitaetal., 1982)｡しかし生産される米中では水銀

濃度は高くなることはなく､また住民の毛髪調査などでも問題は生じていない｡これは辰

砂などの水銀はほとんど溶解しなく､水稲はまったく吸収しないからである｡

無機水銀化合物による中毒は20世紀中ごろまでは必ずしも大きな社会問題にはならなか

った(Eisenbud, 1978)ォ　社会的な関心事になったのは､ 1950年代後半に明らかになった

水俣病とそれに続く阿賀野などでの汚染が明らかになってからである｡これらの汚染はメ

チル水銀など有機水銀による中毒であった｡症状も視野狭窄､難聴､失調性歩行､知能障

害などで､無機水銀の場合と異なっており､死亡例も多く､症状が悲惨だったことから深

刻な社会問題となった｡

現在､水銀に対しては厳しい規制がかけられ､それまでわが国で大量に使われていた農

薬の水銀剤は禁止された｡また製造業においても水銀の使用が禁止され(例えば水銀陰極

法による水酸化ナトリウム製造など)､ 1960年代以降水銀の使用量は減少している｡食品中

の水銀についても監視が強化され､合衆国ではメカジキが問題(水銀含量が常に0.5mgkg

~1を越えていた)になり規制された｡ EUにおいても最大量が設定され(EU,2001)､すべ

ての魚製品で0.5､アンコウ･ナマズ･カツオ･メカジキ･マグロなどで1.0mgkg~1とな

っている｡しかしメカジキ･マグロなどでは水銀汚染に関係なく水銀含量が常時高いこと
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も明らかになっており､後記のようにわが国におけるマグロ中の水銀含量もこのEUの基

準を越えている事例がある｡食物連鎖における水銀の集積･濃縮と中毒発生についてはま

だ今後に残された大きな問題である｡

〔化学的性質および特性〕

銀白色､常温で液体として存在するきわめてユニークな金属元素である｡単体水銀(0価)

の蒸気圧は比較的高く(2× 10-3 mmHg-0.27 Pa)､大気中飽和濃度は約18 mg m-3(24℃)

である｡自然界ではHg(n)が二股的であるがHg(l)となることがある｡このような形

態によって毒性はかなり異なっている｡

水銀の毒性は形態によって変わることはよく知られている｡､金属水銀はほとんど溶解せ

ず吸収されないので､経口的に摂取しても無害である｡しかし水銀蒸気を吸入すると容易

に肺から血液に入り､歯茎の炎症､いらいら､腎障害､震顛および神経障害が現われる｡

無機水銀化合物として､塩化水銀(n) (昇こう､ HgCk)の毒性は古くから知られ､また

梅毒の治療にも用いられたが副作用の大きさも知られ恐れられていた｡一方､塩化水銀( Ⅰ )

(甘こう､ Hg2Cl2)の毒性は低く､ほとんど害なしに下剤として使われてきた｡水銀は銀

アマルガムとして歯科(主として小児歯科)で充填剤として使われた〔銀アマルガムは合

金粉末(銀･スズ･銅･亜鉛)と混合して使用､ 70%までの水銀を含む〕｡またマーキュロ

クロムも傷薬として愛用されてきた｡銀アマルガムもマーキュロクロムも使用後､体内に

わずかに吸収されることが知られており､これで水銀中毒となるかについてはまだ結論が

得られていない(IPCS, 1989)｡現在ではいずれも禁止されているものの､以前は歯科､外

科などからの廃水が流入する処理場で発生する汚泥に数mg kg~ 1の水銀が認められた.

〔地殻および土壌における存在量〕

地殻中の水銀含量は平均0.05､堆積岩0.19 mg kg~1である(Bowen, 1979)<　地球上で

の水銀の発生源は地殻からのガスの噴出､火山からの排出､天然の水からの蒸発である｡

天然の排出量は2700-6000t/年程度である｡これに対して採掘･生産業など人間活動に由

来する水銀の排出量は世界で3000 1/年と推定された(IPCS,1991),地殻中の含量は0.08 mg

kg-1程度と推定されている｡上記の水銀鉱物以外に亜鉛､鉄などの硫化鉱に随伴している

ことが多い｡堆積岩中では火成岩中よりも濃度は一般に高い｡火成岩からの揮散と堆積岩

-の集積が推定される(Steinnes, 1995: Kabata Pendias, 2001: McLaughlin et al., 1999)｡

土壌中の水銀含量はBowen (1979)によると平均0.03(軽囲O.01-0.5)､ IPCS (1989)

では範囲0.02-0.625､ McLaughlin et al. (1999)は非汚染土壌で0.02-0.15 mgkg-1とし

ている｡その他の研究者の測定値は表2.9.1および表2.9.2に示した｡わが国の土壌は昭和

48年の環境庁による調査では､全土壌の平均値0.28 (範囲N.D.-5.36)､水田0.32 (N.D.

-2.90)､畑0.33､樹園地0.28､林地0.18mgkg-1であった(日本土壌肥料学会､ 1991 ;

深見､ 1996)ォ

土壌中の含量は深さによって異なり､一般に表層で高い｡また大気降下物の影響も考え

られることから､土壌試料の採取深さが重要である(Steinnes, 1995)t
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このような日本の農耕地土壌中の水銀は世界の他の国での値に比較するとやや高いと指

摘されている｡水銀剤の連用によって0.1-0.2mgkg~1高くなるといわれており〔高橋(莱)､

1976〕､過去における水銀剤散布の影響が推定された(後藤､ 1982)｡

表2.9.1土壌中の水銀の自然賦存量(mgkg-1)

地 衰 平均値 範 Bfl 文 献

世 界 0.01

0.056-0◆09

M cK eagu e an d W olynetz (1980)

dria no (198 6)

SA

(全国) 9 12 点

0.071

0.086

0.112 <0.01-4.60

M cK eague an d W olynetz (1980)

drian o (1986)

S h acklette (197 1)

(西部州) 492 点 0.083 <0.01-4.60

(東部ffl ) 420 点 0.147 0.01-3.40

イギリス

0.032

0.01-0.06 drian o (1986)

耕地●未耕地 51 点 0.010ー1.78 D avies (1976)

表土 354 点 0.13 <0◆011.71 U re an d B errow (1982)

カナダ 0.059 0 .005 0 .1 M cK eague and W olyn etz (198 0)

′オンタリオ 0.ll 0.01-1.14 F ran k,Ish ida ,and S uda (1976)

ロシア 0.060 drian o (1986)

中 国 0.03-0.04 楊●久保井 (1989

ウエーデン 0.020-0.92 ■血ian o (1986)

東●中央アフリカ 14 点 0.023 0.011-0.041 d ersson (1957)

インド 12 点 0.020 0.003-0.689 d ersson (1957)

日本土壌肥料学会(1991)およびSteinnes (1995)から抜粋.

〔土壌中における水銀の動態〕

無機水銀は水溶液中では亜鉛､カドミウムに比較して容易に加水分解し水酸化水銀を生

成する(図2.9.1)t　しかし共存する陰イオンによりCl~､ S042-､ S2~､有機化合物のS基

と強く結合するため､中性近くの土壌溶液中ではHg2+としてはほとんど存在していない｡
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図2.9.1水銀の安定領域(Hem, 1970).
Cl- 36mgLT ､SO42~ 96mgSL~1､25℃､ 1気圧

水銀は土壌表層の濃度が下層土より一般に高く､表層に添加してもほとんど下層に移動

することはない｡無機水銀は有機水銀よりも土壌に吸着されやすく､吸着は､塩化水銀(Ⅱ)

>酢酸フェニル水銀>メチル水銀塩酸塩の順であった(Hoggetal., 1978:日本土壌肥料学

会､ 1991)ォ　この土壌吸着の場合､強酸性条件では有機物の寄与がきわめて大きく､微酸性

～アルカリ性では鉄酸化物も同等の寄与をする(A血iano, 1986)｡有機水銀は揮散､溶脱･

分解によって比較的速く土壌から失われることが知られている｡土壌中における水銀の形

態変化､蒸発､吸着などについては後藤(1982)の総説が参考になる｡

〔土壌一植物系における動態〕

植物中の水銀含量についてはデータ集録が行われ(農林水産技術会議､ 1977)､その復刻版

はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､2006)｡

また農林水産省東京肥飼料検査所で行った障害試験にとりまとめがある(島上･井沢､ 1975),

土壌がない条件､すなわち水耕栽培をした場合には水銀の毒性はきわめて強い｡この水

銀の害作用は植物ばかりでなく､ほとんどの生物において銅よりも大きい(前出､表1.4.3),

水稲に対してはすでに図1.4.1に示したように水銀の毒性は銅､カドミウムよりも大きい｡

すなわち水耕液中0.3mgL-1でモミ収量は対照無添加区の80%になり､ 1mgL-1ではほ

ぼ半減した(茅野､ 1970:Chino,1981)<石塚･田中(1962)は､水耕液中0.5mgL~lで

イネの収量は半減し､このとき根中で水銀濃度は1600 mg kg-1と異常な集積をみせたが､

茎葉では0.6mgkg-1､穂では0.2mgkg-1であった｡このように水銀の障害は根で現われ

るが､地上部-の移行は比較的少ない｡植物根は水銀に対して強力なバリアーとなってい

るのである(McLaughlin et al., 1999)ォ

土壌で栽培した場合､植物の水銀に対する感受性は一般にかなり低い｡これは水銀が土

壌中できわめて難溶性の水銀化合物となっており､土壌溶液中での濃度が低いからである｡
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水田では溶解度がきわめて低い硫化物として存在しており､この形態の土壌水銀はほとん

ど植物によって吸収されない(後藤､ 1982)｡

植物は根ばかりでなく､大気中から気孔を廃て吸収することも知られている｡そのため

水銀含有堆積物の近くでは0.5-3.5mgkg~1. (対照非汚染土壌では0.01-0.2 mgkg"1)と

水銀濃度の顕著な増加が認められた(Lagerwerff, 1972)c

〔食品中の水銀〕

通常の人における水銀摂取量については表2.9.2のような推定がある｡この表では歯科ア

マルガムを充填した場合で示したが､かなりの水銀蒸気がこの起源に由来していた｡食品

ではメチル水銀は魚類からが多いが､無機水銀は魚以外に由来するものが多く､合計とし

ては穀類､野菜などの水銀が重要であると指摘されている｡

通常の食事中水銀含量についてイギリスの調査結果はすでに表1.5.1に挙げた｡この調査

から1日摂取量は通常の成人で0.03-0.04 ′上g kg"体重､露出が高水準の成人で0.12-

0.13/igkg　体重であった｡この摂取量の65%は魚を摂取したことによるものであり､穀

物およびその製品の関与度は13%であった(FSIS, 2004)t

日本で調査された代表的な食品中の含量は表2.9.3に示した(田中ら､ 1983),この表中

のマグロ中の水銀含量はEUの基準値(2001)を越えている｡

表2.9.2通常の人における水銀摂取量の推定(〃g/日)

露 出源 単体水銀蒸気 無機 水銀 化合物 メチル 水銀

空 気 0.0 3 ( 0 . 0 2 4 0 . 0 0 2 0 . 0 0 1 0. 00 8( 0. 00 64

食 品

魚 類 ■ 0 0. 6 0 0 0 ◆04 2 ) 2 . 4 2 . 3

魚以外 0 3. 6 ( 0 . 2 5 0

飲料水 0 0 . 0 5 0 0 . 0 0 3 5 0

歯科アマルガム 3◆8 ー2 1 (3 - 1 7 0 0

合 計 3 . 9 3 . 1ー17 ) 4. 3 ( 0 .3 ) 2 . 4 1 ( 2 . 3 1

括弧内の数字は成人の場合の体内保持量.

IPCS　1991).

表2.9.3代表的な食品中の水銀含量(mgkg~1)

食 品 H g 含量 食品 Hg 含量

イワシ0 . 0 4 ミカン < 0.01

ア ジ0 . 0 9 リンゴ < 0.01

マグロ0 . 7 7 キャベツ 0.01

カ 0 . 0 6 ジャガイモ < 0.01
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田中ら(1983).

〔人間･動物における動態〕

水銀は魚類で集積し､これを食餌とする鳥類の死亡を招いた事例がある｡ヨーロッパに

おいても有機水銀で種子消毒をした種子を食べた鳥類の死が報告された(IPCS, 1989),負

類の生息環境で水銀はほとんどが無機の形態で存在しているが､取り込まれたあとは主と

してメチル水銀として組織内に保有される｡メチル化の機作は不明確であるが､酵素なし

であるいは微生物の作用がなくても起こりうる｡水生系での細菌の作用が有力であり､魚

のエラ､体表､消化管でも行われるという(ipcs,i989)t

水銀の急性毒性については表2.9.4に示した｡水銀の形態によって毒性はかなり異なって

いる｡この表は急性毒性を示したものであるが､人間･動物体内での蓄積と慢性的な毒性

については別に評価されなければならない｡

表2.9.4　水銀化合物の急性毒性

水銀化合物 LDso dng kg-1)

無機水銀化合物

ヨウ化水銀(I)

ヨウ化水銀(Ⅰ)

酢酸水銀(□)

ヨウ化水銀(Ⅱ)

ヨウ化水銀(Ⅱ)

塩化水銀(Ⅱ)

塩化水銀(Ⅱ)

ス

　

ト

　

ト

ウ
　
　
ツ
　
　
ツ

マ

　

ラ

　

ラ

ス

　

ト

　

ト

　

ス

ウ
　
　
ツ
　
　
ツ
　
ウ

マ

　

ラ

　

ラ

　

マ

口
　
　
口
　
　
口

経
　
経
　
経

口

　

口

　

c

 

c

経

　

経

　

u

j

 

s

0

0
　
　
1
　
　
4

0
　
　
3
　
　
0

1

　

>

　

1

0
　
　
0

8
　
　
4

3
　
　
6

アリル水銀

酢酸フェニル水銀

酢酸フェニル水銀

酢酸フェニル水銀

酢酸フェニル水銀

硝酸フェニル水銀

∵

∵

,

i

蝣

蝣

サ

蝣

!

蝣

射
　
射

口

　

口

　

口

　

注

　

注

経
　
経
　
経
　
腔
　
脈

^
m
-

*0731

#6
0
0

4
6
1

0
'
約
約

6

アルキル水銀



塩化メチル水銀

塩化メチル水銀

ジシアンジアミドメチル水銀

塩化エチル水銀

塩化エチル水銀

塩化n･プロピル水銀

塩化n-プチル水銀

マ

　

ラ

　

ラ

ス

　

ト

ウ
　
　
ツ

ト
ツ

ス

　

ト

　

ス

　

ス

ク
　
　
ッ
　
ク
　
ウ

マ

　

ラ

　

マ

　

マ

射注

　

口

腔
　
経

腹

腹

腹
　
腹

射
　
　
　
射
　
射

口

　

注

　

口

　

注

　

注

経
　
腔
　
経
　
腔
　
腔

7
　
　
8

4
　
　
5

6
　
　
8

2
　
　
2

0
　
　
8
　
　
5

5
　
　
1
　
　
1

*別の研究者による.

IAEA (1972).

〔肥料中の存在量と動態〕

リン鉱石中の水銀含量は平均値0.14､範囲0.03-0.51mgkgー1 (越野ら､ 1975;表1.7.1)､

堆積岩質リン鉱石の平均値0.38 (表1.7.3)､火成岩質リン鉱石の平均値0.06mgkg"1 (表

1.7.4)であり､明らかに火成岩質リン鉱石で低い(VanKauenbergh, 1999)｡

リン酸液を作るとき水銀の88%はセッコウ中に移行しリン酸液には12%しか移行しなか

った(越野ら､ 1975)<　これは硫酸水銀(Ⅱ)の溶解性が比較的低く､セッコウと共沈殿す

ることによる.このように水銀の大部分はリン酸液製造段階で除去されているO　一方､乾

式リン酸肥料では製造中の高温で揮散している可能性が大きい｡

このように無機肥料中での水銀の含量の低さ､挙動から考えて､無機肥料に由来した水

銀により土壌中水銀が富化する可能性は低いと推察する｡

有機資材のうち汚泥肥料類で水銀含量が高いことがあり､施用量も多くなりやすいので

留意が必要である｡下水汚泥中の水銀含量は欧米では5-10､時に100 mg kg-1と報告さ

れた(McLaughlin et al. 1999)<　わが国でも歯医者､病院の排水が流入していたときには

数-10mgkg-1の水銀が検出されていたO.その後､このような汚染源を分離する措置がと

られている｡汚泥中では魚介類の消費に由来する水銀もある｡

下水汚泥を施用した時の植物による水銀の吸収については合衆国EPAでまとめられたが､

ほとんどの作物で吸収は亜鉛､カドミウムよりはるかに低く､食物連鎖-の影響はほとん

どないと結論された(USEPA, 1993)ォ

肥料の製造時に水酸化ナトリウムを使う工程は通常はない｡ただシリカゲル肥料の製造

時にはケイ石などを水酸化ナトリウムに溶解してケイ酸ナトリウムとし､これを中和して

シリカゲルとしている｡日本では水酸化ナトリウムの製造に水銀の使用が禁止されている

ので問題はないが､日本以外では依然として水酸化ナトリウムの製造に水銀陰極法を用い

ている可能性があり､その場合には肥料中に微量の水銀が混入する可能性を否定すること

はできない｡
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2. 10　マンガン(Mn)　原子量-54.94

岩石圏(mgkg !)

カコウ岩(400)､玄武岩(1500)､ケツ岩(850)､石灰岩(620)､砂岩(460)､

土壌(1000)､海水(0.0002)､淡水(0.008)

マンガンを主成分とする岩石　二酸化マンガン､炭酸マンガン､ケイ酸マンガン

大気圏　大気(0.01-900　ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(20-700)､野菜(0.3-1000)､晴乳動物筋肉(0.2-2.3)､晴乳動物骨

(0.2-14)､海産藻類(1-500)､海産魚(0.3-4.6)

集積植物　Ericaceaeおよび7丑eaceae､ケイ藻Corcinodiscusなど

必須性　全生物に必須(多くの酵素の構成元素または活性に関係)

毒性　植物に対しては1-100mgL-1で有害､

ネズミに対しては10-20mg日-1で害作用

水道水質基準　0.05 mgL~1以下(黒水障害発生防止の観点から設定)､水道水質管理

目標値　0.01mgL-1以下(浄水における除マンガン設備の適正管理の観点から

設定)

水質要監視項目指針値　0.2mgL~1以下

排水基準IOmgL~1以下(溶解性マンガン含有量として設定)

総説　土壌･植物　日本土壌肥料学会(1987)､高橋(1978)､ SmithandPaterson(1995)､

Adriano (2001)

環境中IPCS(1981)

動物･人間　Schroederet al. (1966)

〔化学的性質および特性〕

マンガン遷移元素であり､自然界において原子価は+2､ +3､ +4､ +6および0価とし

て存在する｡単体のマンガン(0価)は銀白色であり､鉄よりも硬いがもろい金属である｡

空中ではすぐ酸化されて二酸化マンガンの皮膜をつくる｡鉄や鋼にマンガンを加えると強

度が大きくなるので機械部品用の合金に用いられる｡鉄鋼の製造の際に硫黄を除去するた

めの添加剤として使われ､また酸素を除去する脱酸剤としても使われる｡二酸化マンガン

は電池の電極としての用途が多い｡また酸化力を利用した用途や､磁性材料のフェライト

の原料､あるいはマッチ､花火､ガラスの着色剤などに使われている｡過マンガン酸カリ

ウムには強い酸化力があり､飲料水からの有機物や臭気の除去､マンガン･鉄の除去の際

に酸化剤として使われる｡酸化剤として使用したあとはマンガン(Ⅱ)として環境に放出

される｡

〔地殻および土壌における存在量〕

マンガンは岩石･土壌に広く存在し､その存在量も比較的多い｡地殻中の平均は950､堆
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積岩770mgkg-1である(Bowen, 1979)<岩石中と土壌中ではあまり含量に変化がないこ

とは表1.2.5に示した玄武岩と土壌の間での変化の比が1.08となっている点からもうかが

える(Bowen, 1979),表2.10.1には山口県下の岩石の分析値を示した｡ジャモン岩､安山

岩に由来する土壌中で高く2000mgkg-1以上､玄武岩､石灰岩に申来する土壌で1000mg

･-1以上であった｡環境庁による調査は表2.10.2に示した(日本土壌肥料学会､ 1987)<

表2.10.1岩石および土壌中のマンガン含量(mg kg '乾物)

岩石 土壌

玄武岩 272 1650

両輝石安山岩 9 10 2540

黒ウンモカヨウ岩 63 619

石灰岩 7.42 1420

砂岩 173 693

黒色片岩 143 287

ジヤモン岩 568 2340

火山灰 695

東　俊雄(1973):日本土壌肥料学会(1987)に引用.

〔土壌中における動態〕

マンガンは通常の土壌中においては難溶性の+3および+4価で存在することが多いが､

土壌溶液中では十2価の形態であり､この形態で植物が吸収している｡そのほかに有機物と

錯化合物を形成した形態としても存在する｡

土壌中において難溶性の酸化マンガン(+3および4価)と可溶性マンガン(+2価)の

間には平衡関係が成立している｡土壌中でもっとも安定なマンガン化合物は二酸化マンガ

ン(パイロルーサイト)であり､その溶解は次式のようであり､溶解度は図2.10.1に示し

た(Lindsay, 1972)c

MnO2(s) +　2H+　　　-　Mn2+　+ 1/202　+H20

土壌pHが高くなりアルカリ性に傾くと可溶性マンガンが減少して二酸化マンガンが増

加し､逆にpHが低くなると可溶性マンガンが増加する｡ pHが1変化するとマンガンの溶

解性は約100倍変化することがこの図から読み取れる｡
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図2.10.1土壌中Mn02と平衡状態にある可溶性マンガン種(Lindsay, 1972).

表2.10.2わが国の農耕地および周辺林地土壌のマンガン含量(ingkg '乾土)

点数　平均値　　中央値　95%値　最大値

マンガン全量

表層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

下層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

231　　422

166　　　762

54　　　743

236　　　576

687　　　583

633　　　570

231　　510

166　　　752

54　　　652

236　　　563

687　　　589

633　　　584

333　　　966　　2575

673　　1821　2934

635　　1974　　2337

462　　1309　　3195

460　　1406　　3195

450　　　1365　　3195

362　　　1517　　2510

658　　1588　　2467

479　　　1948　　2124

408　　1457　　2119

445　　　1527　　2510

436　　1498　　2510

酢酸アンモニウム(pH4.5)抽出態マンガン

表層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)
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231　　109

166　　　70

54　　　　94

235　　　52

687　　　79

633　　　77

88　　　295　　378

56　　　150　　　380

112　　　263　　　541

67　　　152　　　331

104　　　224　　　541

103　　　224　　　380



下層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

231　　　96

166　　　30

54　　　　45

236　　　24

687　　　52

633　　　53

116　　　279　　1070

37　　　117　　　371

53　　　145　　257

32　　　　79　　198

60　　　194　　1070

51　　　194　　1070

全量は三浪酸による分解法､抽出態は酢酸アンモニウム(pH4.5, 0.2 M)による.

日本土壌肥料学会(1987).

畑土壌条件で難溶性マンガン化合物の溶解度を計算すると図2.10.2のようになる｡水酸

化物､炭酸塩､ケイ酸塩のいずれも二酸化マンガンよりも溶解度は高いことから､土壌中

では二酸化マンガンが最も安定と考えられる｡この図では酸素､二酸化炭素の分圧を変え

た場合についても図示してあるが､それらの影響は小さい(Lindsay, 1972),

4　　　　5　　　　6　　　　7

pH

8　　　　9

図2.10.2 Mn02の溶解性とMn (n)およびMn (m)鉱物の溶解性の比較(Lindsay, 1972).

水田土壌では酸化還元電位もマンガンの平衡に大きな影響を及ぼし､遠元土壌では2価

マンガンが安定となり､酸化状態の畑土壌では4価マンガンが安定となる｡このようなマ

ンガンの形態変化には土壌微生物が関与している｡微生物の作用としては､鉄の還元の場

合のようにマンガンが直接末端電子受容体となっているか､あるいは微生物による還元代

謝産物が4価マンガンと反応して還元するかが考えられるが､後者の妥当性が高いといわ

れている(日本土壌肥料学会､ 1987)c

土壌中におけるマンガンの形態変化は､植物によるマンガン吸収にも密接に関係してい

159



る｡すなわち水田土壌状態あるいは畑土壌でも過湿の状態では植物によるマンガンの吸収

は増大する(高橋､ 1978)c植物の過湿害は鉄とともにマンガンによる害作用と考えられて

小る｡同時に土壌pHの低下もマンガンの吸収を増加させるので､マンガンの害作用が現れ

るときには石灰施用が効果的である(逆にマンガン欠乏の場合には土壌pHが高くなりす

ぎていないかをまず疑うべきである)0 K湖の底泥汝凍土を客土に用いて作物を栽培したと

きにマンガンの過剰害が現れたことがあるが､この場合にも石灰施用で解決した(農環研

肥料動態科､ 1993､未発表)0

古い鉱山の影響で土壌中にマンガンが集積した土壌において生育した水稲ではマンガン

以外の因子による害作用はみられたが､土壌中マンガンと水稲収量には関係はみられなか

った｡また土壌に硫酸マンガンまたは二酸化マンガンを添加して水稲を生育させたところ､

硫酸マンガンで害作用が現れやすかったが､添加2年目には差はみられなくなった｡

跡地土壌の分析では土壌中マンガンと玄米収量の間に関係は認められなかった｡土壌中

易還元性マンガンが2000mgkg　以上で減収が開始するが､それ以上の濃度であっても減

収傾向は極端なものではなかった(日本土壌肥料学会､ 1987b)c

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のマンガン含量についてはデータ集録が行われ膿林水産技術会議､ 1977)､その復

刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､

2006)｡

マンガンが植物の生育に必要なことはすでに1897年にいわれ始めており､麻生慶次郎(東

大)は1900年初頭にこの元素が植物体内に含まれ､刺激的な酸化作用に関与していると主

張した(山崎､ 1966)｡マンガンが植物の必須成分であると水耕法で確定したのはMaze

(1914)であり(Labanauska, 1966)､麻生の研究は微量要素の研究の端緒を開いたものとい

える｡彼は西ヶ原土壌(火山灰土)で生育させたオオムギでマンガン欠乏となったが､同じ

土壌でも水稲では欠乏にはならず､土壌の還元によりマンガンが還元され可給態となるこ

とをすでに認めている｡

マンガンの欠乏に由来する生理病としては､エンバクの灰斑病(grey speck disease)､

イネの萎黄病､土ンドゥの湿地病(marsh spot)､シュガービートの黄斑病(speckled yellow)

などがある｡ムギ類､陸稲､ダイズに多く発生し､カンキツ､ナシ､モモ､リンゴ､ブド

ウなどの果樹､各種の野菜にも欠乏がみられる｡そのため果樹･野菜用の肥料のほとんど

にマンガンが添加され保証されている｡

一般にマンガン欠乏が現われやすい作物は､リンゴ､サクラシボウ､カンキツ､羊ンバ

ク､キイチゴ､ビートであり､過剰に敏感なのはアルファルファ､キャベツ､穀類､クロ

ーバー､パイナップル､バレイショ､インゲン､ビート､トマトなどである(Labanauskas,

1966),

最近ではマンガンの過剰障害が目立つようになっている｡キュウリの褐色葉枯れ病､ナ

スの鉄さび様症状､水稲の白菜枯れ病などがマンガンの過剰で発車するといわれている(日
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本土壌肥料学会､ 1987)｡温州ミカンでは､葉身に褐色の斑点を生じた葉が落葉し､減収と

なる｢異常落葉｣､リンゴでは∴枝幹部の樹皮に発疹状の凹凸を生じて著しい減収となり､

やがて枯死する｢粗皮病｣､カキでは､収穫期の果実の果皮に大きなあばた状の緑斑が残っ

て商品価値を大きく損なう障害がいずれもマンガン過剰に起因する(青葉､ 1982)t

主ヵンの異常落葉は昭和30年代後半に西IEl本のミカン栽培園地で多発し間嘩となった

(石原ら､ 1971)c　表2.10.3に示したように､異常発生園地の土壌とミカン集の分析値を

みると特にマンガンの濃度が高いことが認められた｡ (関谷･青葉､ 1975)<

表2.10.3　異常落葉ミカン園の土壌(表層15 cm)およびミカン葉の分析値

土壌の種類 異 常

■の有無

点数 土壌

pH

土壌中 (m g kg " 1)* 集中濃度 (m e k g】1)

M n A l F e M n A l F e

カコウ岩質土壌 異常 ll 5●1 2●8 2●2 8●5 235 9 7 li 7

平常 ll 5●7 0●6 0■8 7■1 74 ■ 109 16 3

安山岩質土壌 異常 15 5●3 3■3ー 2●2 12.4 29 7 113 170

正常 14 5●7 1●3 0●7 10.6 48 112 195

粘板岩質土壌 異常 5 4■1 6●0 2●6 6●8 262 145 14 1

正常
■5

4●5 0●6 1■7 4●3 75 90 149

'MnおよびAlは水溶性､FeはIM酢酸アンモニウム液(pH7)可溶仕.

関谷･青葉(1975).

異常園土壌のpHは低く､この表では省略したがカルシウム飽和度も低かった｡土壌が酸

性なことは土壌成分の分析値で読み取れ､特にマンガンが異常に高いことが注目される｡

土壌成分の抽出法としてマンガン､アルミニウムでは水溶性成分と異常の有無との関連が

高かった｡土壌マンガンの抽出法としては畑作などでの欠乏の診断には易還元態マンガン

(AAc+ハイドロキノン液抽出)がよく用いられるが､過剰の場合には水溶性または酢酸アン

モニウム液(pH7)抽出法が診断に適していた｡菓分析の結果ではアルミニウム､鉄は大き

な差ではないが､マンガンは明らかに異常園の葉で高い値であり､マンガンの集積が異常

落葉の原因と確定した｡

リンゴの粗皮病の場合も土壌でも酸性化して交換性塩基が低下､マンガン､アルミニウ

ムの可溶化がみられた｡

異常落葉が発生しない健全園ではミカンの根に強い酸化酵素活性があり､その部位で

Mn2+が酸化されMn02として沈着するが､異常がある場合にはこの酸化能が低く､吸収さ

れたマンガンが地上部に移行する｡葉の斑点部分の中心には鉄が集積し､やはり異常の場

合に多くなるポリフェノールと反応して恵褐色化するが､マンガンはこの斑点の周蓮部に

集積するなど興味ある知見が集積している(青葉､ 1982)｡
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水耕栽培したとき植物のマンガンに対する感受性と耐性については表2.10.4のように分

類された(田中ら､ 1975)c

表2.10.4　マンガン適応性における作物種間差

群 低 M n 培 地

適応性 * 1

高 M n 培 地適応性 作 物 種

低濃度域 *2 高濃度域 *3

I 弱 弱 (中) ごく弱 ル タバガ､ カブ ､カラシナ､ ミズナ､タイナ

Ⅱ 弱 (中) 強 (中) 弱 キュウリ､ キャベツ､■コマツナ ､ハクサイ､ ダイコン

Ⅲ 弱 強 中 ゴボウ､シュンギク

Ⅳ 中 中 弱 トマト､ ニンジン

Ⅴ 中 強(中) 中 ダイズ､ エンバク､オオムギ､ライムギ

Ⅵ 中(弱) 強 強 トウガラシ､ ホウレンソウ､タマネギ､コムギ

Ⅶ 強 強 中 アズキ

ⅦⅠ 強 強 ■ 蘇 ビート

Ⅸ 強 (中) 強 ごく強 ソラマメ､ エンドク､水 稲､ ヒ工､トウモロコシ

*1水耕液濃度0.001mgL'の場合の相対生長量:弱0-30%;中30-60%;強60%以上.

*2同　30mgL-1の場合の相対生長量:弱0-40%;中40-80%;強80%以上

*3同100 mg L-1の場合の相対生長量:ごく弱0-30%;弱30-50%;中50-80%;強80%

以上であり､300 mg ITで80%以下;ごく強同300 mg L"で80%以上.

田中ら(1975).

〔食品中の含量〕

人間に対するマンガンの供給源として最も重要なのは食品である｡食品からのマンガン

の供給量は2-9 mg日~1という推定がある(IPCS, 1981),当然､この量は食品の種類､

食習慣と関係しており､特に穀類と茶の摂取量が大きな影響をする｡

食品中のマンガン含量についてはIPCS(1981)には表2.10.5が挙げられている｡日本に

おける調査は､日本土壌肥料学会(1987)､鈴木(1993)などにある｡

表2.10.7 -食品中のマンガン含量

食 品の種類 M n 含 量 (m e k g 新鮮物 当たり)

S ch ro e d er e t a l. (19 6 6 ) G u th rie (19 7 5)

穀類

オオムギ､ 粉 17.8 9●9

トウモロコシ 2●1 3■8

コメ､精 白 1●5 9.6
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コメ､玄米 2ー1 32.5

ライムギ 13.3 34.6

コムギ 5.2- ll.3 13.7ー40.3

肉■鶏肉 <0.1- 0.8 <0.1 -2. 7

負 ≦0●1 0●1ー0●5

乳製品

牛乳 0●2 0●5

バター 1●0 0■1ー0●5

鶏卵 0●5 0●3

野菜

マメ類 0●2 1●8

■エンドウマメ 0●6 2●6

キャベツ 1■1 0●8

■ホウレンソウ 7●8 1●8

トマト 0●3 0.2-0.6

果実

リンゴ 0●3 0.2-0.3

オレンジ 0■4 0●3

ナシ 0●3 0●1ー0●4

ナッツ クルミ 7■5 19.7

IPSC, 1981.

アメリカ合衆国の医薬研究所(IOM)ではマンガンの1日適切摂取量(AI)を成人女性で

1.8mg､成人男性で2.3mgとした｡典型的西欧人と菜食主義者の食事調査から平均的成人

のマンガン摂取量は0.7-10.9mg日-1であった(Greger, 1999:厚生科学審議会､2003)0

90日間マンガンのサプリメントを毎日15mg摂取した女性では特に有害な影響はなく､た

だリンパ球スーパーオキシドジムスターゼ活性が有意に増加したIOMでは､食事中のマ

ンガン量11mgからTDIを0.06mgkg.-1とした(厚生科学審議会､ 2003 :環境省環境保

健部環境安全課､ 2005)c

〔動物におけるマンガンの動態〕

マンガンは人間･動物にとって必須元素であり､結合組織､骨の形成､成長に必要である｡

また炭水化物･脂質の代謝などにも関係する｡多くの酵素の活性にも必須である｡人間に

とっての必要な摂取量は成人で2-3mg目~1､子供では少なくとも1.25mg目~1とされ

ている｡動物ではマンガン欠乏症が報告されているが､人間での欠乏症の報告は1例に過
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ぎず､この場合にはビタミンKの欠乏と関連していた(IPCS, 1981)｡

一方､過剰摂取では運動障害､◆パーキンソン病との関連が報告された｡ただし通常の飲

料水､食事でマンガンの毒性が現われた事例はない(IPCS, 1981:環境省環境保健部環境安

全課､ 2005)c

〔肥料中におけるマンガンの存在量と動態〕

野菜､果樹ではマンガンの欠乏が多発することから､野菜･果樹用の肥料にはマンガン

が0.1-0.2%程度添加され保証されていることが多い｡欠乏が激しいときには硫酸マンガ

ンなどの水溶性マンガンが施用(ときに葉面散布)されるが､クエン酸可溶性マンガンを

保証するBM熔成リン肥の形で施用する場合も多い｡リン鉱石中のマンガンは15 (ヨルダ

ン)-200(フロリダ)mgkg~lであり､リン酸液製造時にはセッコウに移行する比率は低く､

リン酸液に移行する(越野･福田､ 1975)｡しかしこの程度のマンガン含量では野菜･果樹

用肥料としては不足と考えられている｡鉱さい中では高炉鉱さいでは1-数IOgkgー1程度

含まれる｡鉱さいの種類によってはさらにマンガン含量が多いものがあり､場合によって

はマンガン肥料にされることがある｡かつてマンガンダストがマンガン源として使用され

ていたが､これには鉛含量も高くて需要が限られ､その後公定規格は廃止された｡

マンガンは欠乏とともに過剰もよく知られている.土壌診断なしにマンガン含有肥料を

連用することは避けるべきである｡特に土壌が酸性化するとマンガン過剰障害が現われや

すい｡したがってマンガン過剰障害が発現した場合には､まず土壌の酸性度をチェックし､

必要により石灰施用を行って土壌pHを適切にすると容易に過剰害の発生を抑制すること

ができることが多い｡

マンガン過剰は鉄欠乏を誘導するので､鉄の葉面散布も対症療法としては有効であるが､

根本的には土壌の酸度矯正を考えるべきである｡
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2. 11　モリブデン(Mo)　　原子量-95.94

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(2)､玄武岩(1)､ケツ岩(2.6)､石灰岩(0.16)､砂岩(0.2)､土壌(1.2)､

海水(0.01)､淡水(0.0005)

モリブデン鉱石　輝水鉛鉱(MoS2)

大気圏　大気(<2-10ng,/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.06-3)､野菜(0.03-5)､晴乳動物筋肉(0.02-0.07)､晴乳動物骨

KO.7)､海産藻類(0.02-2)､海産魚(1)

集積植物　Grindelia fastigiatalなど

必須性　すべての生物に必須(鉄酵素に含有)

毒性　植物に対しては0.5-2mgL~1で有害､

ラットに対しては5mg/日で害､ 50mg/日で致死

水道法要監視項目目標値･水質要監視項目指針値　0.07mgL~1以下.

総説　土壌･植物　革橋(1976)､日本土壌肥料学会(1988)

Edwards et al. (1995)､ Adriano (2001)

〔化学的性質および特性〕

モリブデンはクロムおよびタングステンと同族の銀白色の金属であるが､自然界では単

体の金属として存在することはない｡その原子価はⅢ､ Ⅲ､ Ⅳ､ Ⅴ､ Ⅵとなりうるが､自

然界ではⅣとⅥとして存在することが多く､特にⅥが最も安定で土壌や水中での主要な形

態である｡

単体のモリブデンはきわめて硬い金属であり､モリブデンを加えると大きな強度が得ら

れるのでステンレス鋼(l-6%Mo)や､自動車やパイプライン用の特殊鋼の原料となって

いる｡三酸化モリブデンは石油化学の触媒として使われており､モリブデン酸ナトリウム

は不凍液の原料､顔料用の発色剤,染料媒染剤､金属表面処理剤､防カビ剤の原料などと

して使われている｡

モリブデンを含む鉱石は輝水鉛鉱(molybdenite)などがある｡モリブデン資源の半分は

アメリカ合衆国にあり､コロラド､ニューメキシコ､ユタなどで産出する｡その他にチリ､

中国､カナダ､ロシアなどが産出国となっている(Adriano, 2001)c　わが国では島根県の

大東鉱山などで採掘されたが､現在は閉山となっている｡これらの鉱山はモリブデンばか

りでなく､ウラン鉱山としての可能性も調査された｡

植物､動物にとって必須元素である｡オーストラリア､ニュージーランドにはモリブデ

ン欠乏土壌が広く分布しており､そのため植物の生産力はきわめて低かった｡クローバー

の生育がモリブデンによって著しく改善されることは南オーストラリアのAnderson(1946,

1956)が報告し､ニュージーランドでは牧草の生育が5倍にもなった写真が1953年に閑か
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れたモリブデンシンポジウムのニュースに掲載されている(Davies, 1953)c　一方､ウシな

どでのモリブデン中毒も知られており､このモリブデンシンポジウムでも報告されている｡

モリブデンの中毒は銅の欠乏を誘導して発生することから､家畜の栄養との関係で研究が

多い｡

〔地殻および土壌中における存在量〕

モリブデンの地殻中における平均含量は1.5､堆積岩2､土壌で1.2 (0.1-40) mg kg~1

である(Bowen, 1979)c

世界の土壌中のモリブデン含量については表2.ll.1に挙げた(Kabata-Pendias, 2001)｡

わが国では､北海道空知中北部のジャモン岩に由来する土壌の非沖積土の平均で1.5 (範囲

0.4-2.4) mgkg~1､沖積土2 (0.8-8.8) mgkg"1 (水野･小林､ 1971)､島根県出雲平野

の水田土壌で0.56-0.77mgkg"1 (山根､ 1985)などの報告がある｡

表2.ll.1土壌中のモリブデン含量(mgkg~1乾土)

土壌の種類　　　　　　国　名　　　　　　平均　範　囲　･文　献

ポドゾル･砂質土壌　　　オーストラリア

カナダ

ニュージーランド

ポーランド

ユーゴスラビア

ロシア

2.6-3.7　Tiller (1963)

1.5　0.40-2.46 Franketal. (1979)

1 - 2　　Wells (1960)

-　　0.2-3.0　Kabata Pendias and Piotrowska (1971)

-　0.17-0.51 Savic(1964)

1.5　　0.3-2.9　Gorbacheva (1976)

レス･シルト質土壌　　　　ニュージーランド　　　　　2.2-3.1 Wells (1960)

中国

ポーランド

USA

ロシア

0.7　0.4-1.1 Liu,ZhuandTang(1983)

-　　0.6-3.0　Kabata Pendias and Pendias (1971)

2.5　0.75-6.40　Kubota (1975)

2.2　1.8-3.3　Gorbacheva (1976)

壌土質･粘土質土壌　　　イギリス

カナダ

マリ共和国

ニュージ∵ランド

ポーランド

USA

2.5　　0.7-4.5　Ure etal. (1979)

1.7　0.93-4.74 Frank etal. (1979)

0,5-0.75　Aubert and Pinta (1977)

2.1-4.2　Wells (1960)

-　　0.1-6.0 Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

4.1　1.2-7.2　Kubota (1975)

(西部州･中毒地) 5.8　1.5･17.8　Kubota (1975)

ロシア　　　　　　　　　　0.6-4.0　Gorbacheva (1976)

インド

チェコ共和国

1.6　0.4-3.1 RaychaudhuriandBiswas (1964)

3.1　2.8-3.5　Cumakov(1988)
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マリ共和国 -0. 4 4 -0 . 6 5 Au b e r ta n d P in t a ( 1 97 7 )

ユーゴスラビア 一 0◆35 - 0▲53 Savic (196 4)

ロシア 2. 4 1 . 8 - 3 . OG o r b a c h e va ( 1 9 7 6 )

グライ土壌 オーストラリア 2.5-3 .5Tiller(196 3)

ダホメイ 3.0 - P inta an d 0 皿at (19 61)

インド - 1.1 - 1.8 K aych audh u ri and B isw as (1964)

象牙海岸 一0.1 8- 0 . 6 0 R i ad n e y ( 1 9 64 )

ユーゴスラビア -0. 52 - 0 . 7 4 Sa v i c ( 1 96 4 )

ロシア 1.3 0◆6- 2 .0 Z yrin and Z borish ch u k (1976)

レンジナ インド 1.4一1.8 L ai an d B isw as (19 74)

中国 1. 90 .32 - 7.3 5Q ui pi ng et al. (1 98 4)

アイルランド Flem in g et al.(1968)

ポーランド 1- 3 K abata-P en dias and P iotrow sk a (197 1)

ユーゴスラビア -0. 7 6 - 1 .0 3 S a v i c( 1 9 6 4 )

U SA 1.3 0 .3 - 2 .0 K ub ota (1975)

ロシア 1.4 0 .6 - 1.9 G orb ach eva (1976)

栗色土●褐色土 オーストラリア 3.5-6▲9Tiller(19 63)

中国 2 . 3 1 - 4 L i u , Z h u a n d T a n g ( 1 9 8 3 )

アイルランド < 1一1 F lem in g et al.(19 68)

ロシア 1.3 0.4 - 2 .8 Zyrin an d Zborish ch uk (19 76)

errasols インド 一 1.3 - ll.6 L aia nd B isw as (1974)

中国 2 . 3 1 - 4 L i u , Z h u a n d T a n g ( 1 9 8 3 )

象牙海岸 0.4ー10.0 R iadn ey (196 4)

マダガスカル 2.5-17 .ON olovi cand Pinta (197 0)

ソロンチヤク 旧ソ連 2.4 0 . 9 - 5 . 7G o r b a c h e va ( 1 9 7 6 )

チェコ共和国 2.6 - 3. 2 C um a ko v (1 9 88 )

チエルノゼム 旧ソ連 2.6 1 . 6 - 4 . 6G o r b a c h e va ( 1 9 7 6 )

キルギス共和国 0.70 . 6- 0◆8Mu r sa l iy ev e ta l .( 1 97 6)

草地土壌 旧ソ連 2.0 1 . 0 - 3 .9 G o r b a c h ev A ( 1 9 7 6 )

チェコ共和国 1.5 1.4 - 1.7 C u m akov (1988)

H istosol*有機質土壌 カナダ 1.9 0.69 - 3.2 F rank et al. (19 79)

ロシア 1.2 0.3 - 4 .6 Zyri n an d Zborish ch uk (19 76)

森林土壌 ブルガリア ー0.3 - 4 . 6 A u b e r t a n d P i n t a ( 1 9 7 7 )

中国 2 . 2 F a †e t a l . ( 1 9 6 3 )
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旧ソ連　　　　　3.1　0.2-8.3　KOvalskiy andYarovaya (1966)

種々の土壌 イギリス

インド

イタリア

日本

USA

ロシア

1.2　　1-5　　Ure and Bacon (1978)

-　0.013-2.5 Takkar(1982)

0.9　0.4-ll.3　Binietal.(1988)

2.6　0.2-ll.3　KitagishiandYamane (1981)

0.8-3.3　Kubota (1975)

2.2　0.8-3.6　Zyrin andZborishchuk (1976)

Kabata-Pendias, 2001.

〔土壌中における動態〕

土壌中のモリブデンは､一次または二次鉱物の結晶格子に固定された形態(非易溶性)､

土壌に土壌構成成分に吸着された形態､有機物に吸着された形態､交換態､そして水溶性

の形態として存在する｡水溶性モリブデンは陰イオンを作るモリブデン酸となっている｡

水溶液中のモリブデンの安定領域については図2.ll.1.に示した(Adriano, 2001)c　酸性領

域では解離していないモリブデン酸(H2MOO4)と-水素モリブデン酸(HMoO4-)が主体

であるが､ pH4.2以上では陰イオンとして解離したモリブデン酸イオン(MoO42-)とな

る　MoO2(OH)H､ Mo02　は土壌中では無視できる｡図2.ll.1下図に示した硫黄が共存す

る条件ではMOS2も生成する(Adriano, 2001),

m
　
潤
　
i
r
-
m
m
^

臼
w
m
v
z
w
.

A
H jM oO r x M oO .1"

H M oO ,

4　　　　　　5　　　　　6

PH

図2.ll.1モリブデンの形態とpH (上A図)､および異なったEh-pHにおけるモリブデンの安定領域

Mo=l(T8 molL~>､ S=1(T3 molL~1(下B図) (Adriano, 2001).
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モリブデンは鉄･アルミウム酸化物に強く吸着される｡特に和水鉄酸化物にはアルミニ

ウム酸化物､ハロイサイト､ノントロナイト､カオリナイトよりも強く吸着される｡一般

に陰イオンの吸着は酸化物表面のヒドロキシル基(SOH)が鹿イオン(A2-)と次のように

交換する反応で起こると考えられる｡

SOH+A2~　+H+　-SA~　+H20

この式が示すようにモリブデンの吸着はpHに影響され､ pHが低下するとこの反応は右

に進み陰イオンは吸着して溶液中から失われる｡

また土壌粒子表面の密度(表面積)もSOHの数に関係するので､これが陰イオンの吸着

に影響することが理解できる｡実際､高い比表面積をもつ結晶性の低い(非結晶性)粘土

鉱物にはモリブデンの吸着も多く､吸着量はカオリナイト<イライト<モンモリロナイト

の順であった｡強く吸着されたモリブデンは植物により吸収されにくくなる(Adriano,

2001)ォ

モリブデンの土壌吸着には土壌有機物の量も関係している｡ヒストソル(有機質土壌)

での吸着等温式では有機物が増加するとモリブデンの吸着も増加した｡この有機物による

モリブデンの吸着の機構は難しいが､土壌中の鉄酸化物が有機物とモリブデンの間を橋渡

ししている可能性が指摘されている(Adriano, 2001)t火山灰土壌でさすモリブデンの吸着

は主としてアロフェンおよび無定形ケイ酸アルミニウム･鉄化合物の存在によって起こり､

有機物の存在量には影響されなかった(Adriano, 2001)｡

わが国ではモリブデンの土壌吸着について佐伯･大垣(2004)の研究がある｡土壌pH4

-7ではモリブデンの吸着が起こるが､ pH8-12では吸着が起きなかった｡この吸着には

モリブデンの形態が関係しており､ pH IO以上でMoO42-､ pH4-10ではHMoCVが主体

であった｡モリブデンは土壌有機物中に沈殿物として取り込まれ､ pHが低下するとこの腐

植酸に取り込まれる量が増加する｡

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のモリブデン含量についてはデータ集録が行われ(農林水産技術会議､ 1977)､そ

の復刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンタ

ー､ 2006)｡

植物におけるモリブデンの役割(Davies, 1953)は､ 1)根粒菌の窒素固定に関与するニ

トロゲナーゼの構成元素､ 2)硝酸還元酵素の構成元素になっている(渡辺､ 2002)ほか､

アスコルビン酸の合成などに関与している(山崎､ 1966)c

モリブデンは植物の必須元素である｡その必要量は微量元素の中ではニッケルとともに

最も少ない元素であるが､過剰害の発生する濃度(許容濃度)は大きい特徴がある(高橋(英)､

1976)ォ例えばモリブデン欠乏のカリフラワーでは植物体内濃度は0.02-0.1mgkg"であ

るが､ Mo lOmgL-1を含む水耕液中では体内濃度は2000mgkg-1という高い濃度に達す
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る｡しかし特に過剰症状はみられなかった(高橋(英), 1976),過剰一欠乏の限界濃度比は

103以上であり､この濃度範囲は微量元素中では最も広い(渡辺､ 2002)｡

欠乏の場合には特有の欠乏症が発生し､ダイコン､カリフラワーなどの鞭状菓(whiptail)

がよく知られているが､その他､コップ状葉､葉脈間黄化､黄斑病､壊化などがみられる(山

崎､ 1966)｡欠乏の場合にはモリブデンの施用効果は著しい｡ただモリブデン欠乏は土壌中

でモリブデンの絶対量が不足しているよりは､土壌の酸性化により可給性が低下している

場合もあり､石灰施用をするとモリブデン欠乏もみられなくなる事例が多い(渡辺､2002)ォ

水耕栽培した水稲は培養液中で1 mgL~1以上で生育が抑制され､分けつは減少､葉が小

さくなり全体として暗褐色を帯び､下葉の先端は枯れ根の生育も不良となった｡葉中で2

mgkg-以上でモリブデン過剰症が発現した(石塚･田中､ 1962)｡この過剰発現時の集中

濃度はカリフラワー､ダイコンなどに比較するとかなり低い特徴がある｡水田ではモリブ

デンの過剰症の発現程度は土性によって異なり､砂質土では激しい症状が発現するが､粘

質土ではモリブデンを2000mgkg-　添加しても障害は現われなかった(野田ら､ 1994)｡

土耕試験葉面散布または土壌施用したモリブデンの過剰発生については､ダイコン(山

崎ら､ 1957:山崎･速水､ 1961)､カリフラワー(蟻川･松崎､ 1966:石阪､ 1967)､コマ

ツナ､ダイズ､トウモロコシ､水稲(福島ら､ 1963)､ダイコン(石阪､ 1967)など多くの

報告がある〔農環研インベントリーセンター(2006)から引用〕｡これらの試験でモリブデ

ン過剰の場合には植物体内のモリブデン濃度はきわめて高くなった場合があったが､それ

を摂取した場合の人間･家畜に対する影響については必ずしも考察されてはいない｡

モリブデンが欠乏あるいは不足の場合にはモリブデンの施用(土壌施用のほか葉面散布)

が行われる｡モリブデン酸のナトリウム塩またはアンモニウム塩が使われる･ことが多い｡

三酸化モリブデン(MoO3)は酸性液にも溶解性は低いが､これを過リン酸石灰に混入して

施用することはニュージーランドなどで行われた｡ガラス状の資材であるフリット(Mo 2

-3%)もアメリカでは作られている(Murphy andWalsh, 1972)｡

土壌施用のほか種子粉衣も効果があり(山崎､ 1966)､サブサハラ･アフリカでも勧めら

れている(Haque, 2006),

モリブデンが過剰になるとウシなどで銅の欠乏が誘導されることから､牧草中のモリブ

デン含量については多くの研究がある｡放牧ウシに特にモリブデン中毒が認められない地

域での牧草中のモリブデン含量については表2.ll.2に､また中毒が認められた地域につい

ては表2.ll.3にそれぞれ示した(Kabata-Pendias, 2001)0
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表2.ll.2放牧牛に中毒症状がない地域の牧草中のMo含量(mgkg l乾物)

国 名 イネ科牧草 マメ科牧草 文 献

平 均 ー範 囲 平 均 範 囲

ブルガリア 0 . 1 8 0 . 0 4 - 0 . 3 2 E rm olaev (19 70)

カナダ 1 . 3 0 . 4 ▼8 ●0 D oyle an d F letcher (1977)

チェコ共和国 0●3 C um ak ov et al. (19 70)

フィンランド

ドイツ

イギリス

アイルランド

0 . 3 8 0 . 1 4 - 0 . 8 0 E ttala a nd K ossila (1979)

0 . 4 5 0 . 2 3 - 0 . 9 1 0 . 7 0 0 . 2 0 - 1 . 3 S 山anpaa (19 82)

0 . 3 3 0 . 0 8 - 1 . 0 4 0 . 8 0 0 . 2 1 - 5 . 0 ke (196 1)

0 . 7 0 0 . 4 2 ｣ 0 . 8 8 P ah let al. (1970)

0●5ー4●0 T horn ton (197 7)

0 . 5 6 0 . 2 5 - 1 . 4 7 itchell (1954)

0.18-0.77 0.28ー0.52 F lem in g (1968)

日 本 0 . 7 2 0 . 0 4 ー3 . 0 5 0 . 9 2 0 . 0 1 - 3 ー6 4 T ak ahash i et al.(1977)

ポーランド 0.33 < 0.02 - 1.68 0 . 5 0 0 . 0 2 ー3 . 5 6 K ab ata P en dias et al. (1985)

ウエーデン 1 . 4 0 . 2 - 4 . 8 2 . 5 ▲3 - 2 0 . 5 K arlsson (196 1)

SA

ロシア

0.5-2.0 1 . 8 < 0 . 7 - 1 5 . 0 S h acklett et al.(1978)

0 . 7 3 0 . 0 1 - 3 . 4 6 K u bota (197 7)

2 . 3 1 . 3 1 - 3 . 6 1 Ilvin (197 3)

Kabata-Pendias (200 1).

表2.ll.3放牧牛に中毒症状が見られる地域の牧草中のMo含量(mgkg '乾物)

国 名 イネ科牧草 ■ マメ科牧草 文 献

平 均 範 BfI 平 均 範 囲

カナダ

イギリス

4 . 0 0 . 6 - 1 7 . 0 5.2 1.0 - 20 .0 D oyle an d F letch er (19 77)

5 . 0 2 . 4 一1 2 . 0 5.4 4.8 ー6 ●0 F letch er an d B rin k (1969)

1.5 0.1- 2 34 T h ornton (1980)

ウエーデン 1- 234 K arlsson (1961)

U S A 3 . 7 ー7 - 6 . 8 2 6 . 6 1 8 . 9 - 3 9 . 6 K u bota (1975)

ロシア 10 一50 K ovalskiy and Yarovaya (1966)

Kabata-Pendias (200 1).

わが国においてもモリブデン中毒が発生している｡島根県大原郡大東町のモリブデン鉱

山の下流地域で和牛の被毛が白色になる障害が古くから知られていたが､林(1955)はこ

の障害がモリブデンの過剰によることを明らかにした｡この異常は硫酸銅の施用で回復し
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た(林､ 1956)｡この地帯の土壌､草類､水についてモリブデンおよび銅の含量を測定し(表

2.ll.4)､モリブデンが過剰なことを確認した(林･八幡､ 1957)｡和牛の障害発生土壌のモ

リブデンについてはさらに別の調査もある(青木･山本､ 1958),

汚染地区の選鉱排水のモリブデンは0.2-10.1 mgLT　であったが､非汚染地区の′J¥lllの

水ではtr.-O.lmgl.~1であった(林･八幡､ 1957)｡

表2.ll.4モリブデン汚染地における土壌中モリブデン含量(mgkg~1)

地 域 試 料 点数 M 0 含 量■

島根県大東 町東 阿用 畦畔 土壌 8 8.6-185

(M 0 鉱 山下流 から 水 田土壌 5 tr.-ll.l

用水を引いた地域) 土 堤 6 2.6-27.5

鉱 さい 2 6 0.8 - 67.8

岐阜県 白川村 河川敷 1 2●7

(M 0 鉱 山下流 ､ ただし 畦畔 土壌 1 4●6

牛の中毒は発生

していない)

道 ばた 3 tr.-5.6

島根県庄原 地区

(鉱 山の下流 20 km

畦 畔土壌 1 tr.

大国地 区 (非 汚染 ) 水 田土壌 3 tr■一0●6

中国農試 (非 汚染 ) 畑 土壌 2 tr -1.2

林･八幡(1957).
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表2.ll.5モリブデン汚染地における植物体中MoおよびCu含量(mgkg-1)

地 域 試 料■ 点数 M 0 含量 C u 含量

島根県大東町東阿用 野草′シロク占ーバ｢ 4 12.9-16 1 5●4ー5●9

5●3

(M 0 鉱山からの ヤハズソウ 1 3●6

用水)

同 西阿用

イネ科草 4 4.7-37

ミゾソバ 2 3●1ー7 9

スゲ類 1 16.2 6

混合草 6 1.8 - 47.5 7.0-7.8

レンゲ (水田裏作) 12 7.0-51.9 4●9ー5●9

イネわら(水田) 10 1 蝣ゝ16.0 2●1ー5●5

野草′チユウゴクザサ 2 tr●

野草′シロクローバー 1 57.1

混合草 1 40.2

岐阜県自川村 野草′シロクローバー 3 5▼1ー37.6

(M 0 鉱山下流) クズ 2 10.8-37.9

アカクローバー 1 30.8

コマツナギ 1 260

■ヌスビトハギ 1 17.6

メドハギ 1 tr●

ススキ 1 13.5

ママコノシリヌグイ 1 25.9

チガヤ●シバ 1 tr,

島根県出東■庄原地区

◆(M 0 汚染地区)

同県能義郡

(M 0 汚染軽度地区)

野草各種

野草各種

12

23

Tr-12.7

Tr-14.8

3.2-8.5

3◆5-8.8

同県 大国地区 野草各種 25 tr.-1.2 4.2-7.6

(非汚染地区)

中国農試 (非汚染)

レンゲ (水田裏作) 5 tr● 4.9-5.4

イネわら(水田) 6 tr● 3.1-6.0

野草各種 3 tr■ 3.6-5.1

レンゲ (畑) 2 tr■ 5.6-5.7

イネわら(市販) 2 tr● 5.4-5.5

林･八幡(1957).
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島根県横田町にある小馬木鉱山下流の水田では水口付近で水稲の下位葉から上位葉に向

かって黄化､生育不良がみられ､この原因はモリブデンの過剰によることが明らかになっ

た(山根､ 1985)｡水田用水のモリブデン汚染は比較的軽微であるが､水田土壌中では水口で

極端にモリブデン濃度が高く､水口から遠ざかるにつれて急激に低下した｡鉱山活動の盛

んなときに鉱山排水が混入した水をかんがいしたためである(野田ら､ 1994)｡その対策と

しては硫酸第-鉄､硫酸第二鉄､硫黄華､およびセッコウの施用が有効であった(山根､

1985)ォ　これらの施用効果は主として土壌pHの低下により土壌中モリブデンの溶解度が低

下したことによるものであろう｡

モリブデン過剰障害は兵庫県のセメント工場からの排煙からの石灰分の降下により土壌

pHが上昇してモリブデンの可給性が増大し､そのため牧草･野草でモリブデン含量が高ま

り家畜のモリブデン過剰症が発生した事例もある(小倉ら､ 1965)ォ

〔食品中の存在量〕

植物は外観的には過剰症状を表すことなくモリブデンを高濃度で吸収することができるC

しかし食品中のモリブデン含量は表2.ll.6､表2.ll.7に示す範囲では特に高い値となるこ

とはなかった｡わが国では細貝･岡田(1976)が主に海外のデータを基に紹介している(日

本土壌肥料学会､ 1988)｡その一部を抜粋して表2.ll.8に示した.

表2.ll.6植物性食品中のモリブデン含量(mg kg~1)

物　　　　　　　　　　　　　　　　部位　　　　新鮮物当たり　　乾物当たり

イ-トコーン

ソラマメ

ピー

サヤインゲン

ニンジン

シュガービート

レタス

キャベツ

ジャガイモ

タマネギ

トマト

リンゴ

子実　　　　0.045;0.22　　　　0.18

子実　　　　　　　　　　　　　　0.9-1.6

子実　　　　　　　　　　　　　　1.2-1.75

英　　　　　　0.23　　　　　　　2.1

根　　　　<0.08;0.015　　　　0.04

根　　　　　　　　　　　　　　0.45-0.75

菓　　　　　　　　　　　　　　　0.39

菓　　　　　　0.005　　　　　0.074

葉　　　　　<0.099　　　　　0.85

塊茎　　　　　0.047　　　　0.25:0.16

塊茎　　　　0.024:0.016　　　0.24:0.16

果実　　　　0.042 : 0.024　　　　.82

果実　　　　　0.0018　　　　　0.07

果実　　　　　0.014　　　　　　0.ll

薬　　　　　　　　　　　　　0.2-0.3

Kabataヤendias (2001).
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表2.ll.7穀類子実中のモリブデン含量(mgkg~1乾物)

穀類 国名 平均 範囲

ートムギ ■ カナダ 0.41 -

チェコ共和国 0.69 0.59-0.84

フィンランド 0.40 0.21-0.59

U SA 0.88 0.28-1.9

ロシア 0.50 0.42-0.62

オムギ イギリス 0.29 -

チェコ共和国 0.32 0.28ー0.41

フィンランド 0.33 0.19-0.49

ノルウェー 0.16 0.02-0.59

スウェーデン 0.79 0.54-1.00

U SA 0◆92 0.58ー2●4

ロシア 0.72 0.69ー0.75

コムギ ■ ポーランド 0.18 -

チェコ共和国 0.32 0.18ー0.42

(秋播き) フィンランド 0.26 0.14-0.38

ノルウェー 0.29 0.07-1.09

ポーランド 0.35 0◆20ー0.60

(春播き) U SA 0.49 0.08tl●1

(秋播き) U SA 0.64 0◆40ー1●1

ロシア 0.64 0.26ー1.31

ライムギ フィンランド 0●4 0.23ー0.57

ロシア 0◆50 0.12 - 1.3 1

コ メ U SA 0.66* 0 .1 8-3 .0 5ー

*新鮮物当たり.

Kabata Pendias (2001).
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表2.ll.8食品中のモリブデン含量(mgkg *可食部)

食　品　　　　　　　　　Mo含量 食品　　　　　　　　　　　　　　Mo含量

野　菜

果物など

0.04-0.001

tr. -0.14

0.1-4.8

0.45土0.13

0. 12土0.002

3.68

0.36土0.002

0.59土0.021

牛心臓　　　　　　0.22土0.006

0.78土0.02

豚心臓　　　　　　0.20土0.007

0.79土0.025

牛肝臓　　　　　　2.7 1土0.06

豚肝臓　　　　　　2. 78土0.05

魚介類　淡水魚

小エビ

鶏卵

牛乳

油脂類

コーヒー･紅茶

ビール･ワイン. ･

ミネラル水(mg ITl)

0.06土0.0001

0.03

0.19

0.56

0.22土0.0001

0.84土0.024

0.025-0.05

1.03-0.68

0-0.13

0.04-0.06

0.001-0.52

細貝･岡田(1976) :日本土壌肥料学会(1988)より抜粋.

〔動物における動態〕

モリブデンは動物においても必須元素となっており､キサンチン酸化酵素､アルデヒド

酸化酵素､亜硫酸酸化酵素などはモリブデンを構成元素とする酵素である｡これらの酵素

の中ではモリブデンは通常､ Mo(VI)として存在し､酸化還元反応の過程でMo(IV)が生成

する｡植物の場合の硝酸還元､あるいは窒素の固定の場合もこのモリブデンの価電変化が

利用されている(渡辺､ 2002)c

動物でのモリブデン過剰は銅の欠乏を誘導することによって発生する｡ウシがもっとも

鋭敏であり､次いでヒツジが弱いが､ウマ､ブタは比較的モリブデンの過剰に強い(渡辺､

2002)ォこのような家畜のモリブデン誘導銅欠乏はモリブデンが銅の排出を促進するためで

あり､硫酸銅の投与で予防､治療ができる(林､ 1956)c硫酸銅は銅の補給になるとともに

硫酸イオンがモリブデンの尿中への排出を促進する｡また家畜の還元的な消化管内で不溶

性のチオモリブデン酸銅(CuMoS-i)が生成し､モリブデンの体内-の過剰吸収を抑制する

からと説明されている(渡辺､ 2002)ォ

モリブデンの上限濃度は､すでに第2.6章に述べたように飼料中の銅濃度との関係で設定

されているが､日本の飼料ではモリブデン含量は7 mg kg-1を超えることはないので､銅

の供与は5mgkg 1 (イギリスの飼養標準と同じ)でよいと考えられている(高橋(逮)､

1978)｡
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ヒトではモリブデン欠乏で頭痛や吐き気などが報告され､過剰では関節の痛みや痛風の

ような症状を引き起こし､プリン体の代謝に関係している｡許容上限摂取量は､ 14歳以下

の小児で1日当たり0.06-0.2mg､ 15-69歳で0.25mg､ 70歳以上で0.2mgである(厚

生労働省､ 1999)ォ

飲料水からモリブデンを2年間取り込んだヒトの疫学的研究に基づいて､無毒性量

(NOAEL)は0.2 mg L-1と報告された(厚生科学審議会､ 2003 :環境省､ 2003),河川

や水道水から水質要監視項目の指針値を超える濃度のモリブデンは検出されていず､飲み

水を摂取することにより人間の健康に対する影響はないと考えられている(環境省環境保健

局環境安全課､ 2005)｡平成15年に行われた飲料水の水質基準等の改正においてモリブデ

ンは要検討項目(目標値0.07mgLTl)になり(厚生科学審議会､ 2003)､改正された水質

基準には入れられなかった(厚生労働省､ 2003),

〔肥料中の存在量〕

リン鉱石中のモリブデンは卜数10mgkg-1､骨粉(22点)で<100-200mgkg~1､石

灰石(275点)で<5-15mgkg-1などの分析例がある(Swaine, 1962),

野菜､果樹でモリブデン欠乏が多くみられることから野菜･果樹用肥料にはモリブデン

酸塩を効果発現促進材として添加していることが多い｡添加量は500 mgMokg　程度で

ある｡

ニュージーランドではモリブデン入り過リン酸石灰が1952年から製造され､航空機散布

も行われた(Davies, 1953)c

石炭の中には平均3(0.3-30)mgkg"含有されており(Bowen, 1979)､そのためフライ

アッシュには44 (7-236) mg kg~1､炉底灰には14 (3-443) mg kg-1と.なっている

(Adriano,2001)c　モリブデンスラグ〔Mo含量2400mgkg~1､シュウ酸アンモニウム液

(pH3.3)可溶性Mo6.1mgkg 〕が施用され効果が認められた(山崎･速水､ 1961)｡

他の鉱さいでは､高炉鉱さい0-4.4 mgkg~1､フェロマンガン鉱さい1.8-4.1 mg kg-

などの分析例がある(山崎､ 1966)｡

下水汚泥中では15.6 (1-76) mgkg-1という報告がある仏driano, 2001)0

177



2. 12　ニッケル(Ni)　　原子量-58.71

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(0.5?)､玄武岩(150)､ケツ岩(68)､石灰岩(7)､砂岩(9)､土壌(50)､

海水(0.00058)､淡水(0.0005)

ニッケルが多い岩石　硫化ニッケル､ガルニエライト､硫化鉄鉱に随伴

大気(<1-120　ng,/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(1-5)､野菜(0.02-4)､噛乳動物筋肉(1-2)､晴乳動物骨KO.7)､

海産藻類(0.4-5)､海産魚(0.1-4)

集積植物　Cru血eの数種､ Flacourtiaceae,ム聯maceaeなど

必須性　微生物･植物に必須(ウレア-ゼの構成元素)､噛乳動物でも必須元素

毒性　植物に対しては0.5-2mgL"で有害､

ネズミに対しては50mg目~1で害作用､発ガン性あり

水道水質管理目標値　0.01 mgL-1以下.

総説　土壌･植物　日本土壌肥料学会(1987a)､ McGrath (1995)､ Kabataやendias (2001)､

Adriano (200 1)

環境中　Shroederetal. (1962) ､ IPCSU991)

動物･人間　Nielsen (1971)

〔化学的性質および特性〕

ニッケルは銀白色で腐食しにくく展延性に富み加工しやすい金属である｡メッキに使わ

れ､ステインレススチールやニッケル鋼などの各種合金となり､変圧器､電池､触媒､硬

貨などに使用範囲は広い｡メッキ工業などから排水として放出され､汚泥などにも集積す

ることがある　2003年度のPRTRデータによるとわが国では1年間に250トンが環境中に

排出され､事業所内で埋め立て処分され､一部は河川､海､あるいは大気中に排出された｡

このほか事業所から廃棄物として5,700トンが移動された(環境省環境保健部環境安全課､

2005)ォ

ニッケルは､以前は有害重金属として扱われることが多かったが､最近では植物･動物の

いずれにおいても必須元素に認められ､その役割が注目されている｡

〔地殻および土壌における存在量〕

ニッケルの地殻中含量は80､堆積岩で52 mgkg"1 (Bowen, 1979)であるが､ジャモ

ン岩などの(超)塩基性岩では含量が高い｡ニッケルを構成分とする鉱石にはgarnierite (Ni,

Mgの水和ケイ酸塩､ニューカレドニア､ロシア､南アフリカなどでの主要鉱物)や硫化ニ

ッケル(NiS)などがある｡岩石中の含量はすでに表1.2.1に示した｡

土壌中のニッケルは50 (2-750mg kg-1であるが(Bowen, 1979)､超塩基性岩の上に生

成した土壌では1000-5000 mg kg"にも達する(Swaine, 1955)｡ 0.5 M酢酸可溶性ニ
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ッケルは通常の土壌では数mgk等~1であり､超塩基性岩から生成した土壌では100 mgkg

~1にもなるo 1 M酢酸アンモニウム液可溶性ニッケルは通常の土壌では<2 mg kg" ､

超塩基性岩から生成した土壌では60 mgkg~1であった(Swaine, 1955),世界の土壌中に

おけるニッケル含量は表2.12.1に示した(Kabata･Pendias, 2001)c

ジャモン岩起源の土壌や､鉱山跡､金属処理工業などで汚染した土壌ではニッケル含量

は高くなる｡また汚泥施用によりニッケル含量が高くなっている土壌もあり､このような

土壌(表土)中のニッケル含量については表2.12.2に示した(Kabata-Pendias, 2001)t

わが国の土壌のニッケル全量(強酸分解性)およびpH 4.5酢酸アンモニウム液可溶性ニ

ッケルは表2.12.3に示した(日本土壌肥料学会､ 1987a)ォ

北海道中央部にある未風化および一次風化ジャモン岩では1250-1800､ジャモン岩洪積

土800-750､同残積土800-1000 mg kg~1であった(水野･小林､ 1971),ジャモン岩

に由来する土壌のニッケル含量についてはその他に長野､千葉､静岡､兵庫､山口､鳥取､

高知などでの報告がある一日本土壌肥料学会､ 1987a)<

表2.12.1土壌中のニッケル含量(mgkg '乾土)

土壌の種類　　　　　　国名　　　　　平均　　範蹄　　　文献

ポドゾル･砂質土壌　　　オーストリア

イギリス

カナダ

ポーランド

/レ-マニア

USA

旧ソ連

ニュージーランド

1-1.5　Aichberger (1980)

20　　3.5-110　Berrow and Reaves (1986)

1.3-34　Franketal. (1976)

1-52　Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

33　　　9-62　Rautaetal. (1985)

13　　<5-70　Shacklette and Boerngen (1984)

11　　5- 15　　Lukashev and Pietukhova (1974)

6-370　Wells(1960)

レス･シルト質土壌　　.ポーランド

USA

ベラルーシ

ニュージーランド

19　　7-70　Kabata･Pendias and Piotrowska (1971)

17　　5-30　Shacklette and Boerngen (1984)

11　　　-　　Lukashev and Pietukhova (1974)

3.6-44　Wells (1960)

壌土質･粘土質土壌　　オーストリア

ビ/レマ

カナダ

ポーランド

ノレ-マニア

USA

旧ソ連

13-15　Aichberger(1980)

50　　27-91　Obukhov(1968)

23　　　3-98　Franketal. (1976)

25　10- 104　Kabata-Pendias and Piotrowska (1971)

44　　24-60　Rautaetal. (1985)

21　　5-50　Shacklette and Boemgen (1984)

24　　　-　　Lukashev and Pietukhova (1974)
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ニュージーランド 9 - 110 W ells (1960)

氷河残積土 デンマーク 6 ¶ell et al.(1979)

アイルランド 5 - 25 F lem in g et al◆(1968)

ポーランド 9 2●4 ー5 0 C za r no w sk a an d G wo r ek ( 1 98 7 )

luvisols オーストリア 26 20 - 30 A ichb erger (1980)

ベラルーシ 10 L uk ash ev an d P ietukh ova (1974)

グライ土 オーストリア 6 A ichb erger (1980)

チャド 3一50 A u bert and P in ta (1977)

旧ソ連 36 P rikh odk o (1977)

レンジナ オーストリア ● 39 A ichb erger (1980)

中国 92 2 - 450 Q uipin g et al. (198 4)

アイルランド 20 ー45 F lem in g et al.(1968)

ポーランド 21 7 - 4 1 Sap ek an d S klodow ski (1976)

U SA 18 < 5 - 70 Sh acklette an d B ムern甲 n (1984)

色土●褐色土 オーストリア 18 6- 25 ーA ichb erger (1980)

ビノレヤ 23 12 - 39 O bukh ov (1968)

アイルランド 10 - 20 F lem in g et al.(1968)

′レーマニア 32 ll - 6 1 R au ta et al. (1985)

旧ソ連 20 10 - 34 0 goleva an d T cherdakoa (198 0)

ソロンチヤク●ソロネッツ 1 ビノレマ 55 32 ∵72 O b ukh ov (1968)

チャド 10 - 50 A ub ert an d P in ta (197 7)

マダガスカル 30 - 80 N olovic an d P inta (1970)

旧ソ連 25 10 - 76 A likh anova et al. (1977)

チエルノゼム U SA 20 7- 70 Sh acklette an d B oerngen (1984)

旧ソ連 30 14 - 40 M ursaliyev et al.(1976)

草地土壌 旧ソ連 42 27 - 75 P ri k hodko (1977)

H istosol*有機質土壌 カナダ 29 6 .6- 11 9Fr ank eta l. (19 76)

デンマーク 4 1.9- 5Ti elle tal .(19 79)

ポーランド 9 0. 2-50 Bor atyns kie tal.( 197 1)

U S A ■12 5 - 50 S h acklette and B oern gen (198 4)

ベラルーシ 5 L u kash ev an d P ietu khova (1974)

林土壌 中国 5 1 F an g et al.(1963)

U S A 22 7- 100 S ha cklette a nd B oern gen (198 4)

旧ソ連 33 2 2 - 55 P rikh odko (19 77)
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種々の土壌　　　　　　　オーストリア

イギリス

カナダ

チャド

デンマーク

ドイツ

イタリア

日本

マダガスカル

ポーランド

ノレ-マニア

USA

21　　6-38　Aichberger (1980)

23　　　-　　Ure and Bacon (1978)

20　　　-　　McKeague and Wolynetz (1975)

3･30　　Aubert and P血ta (1977)

Tjell et al, (1979)

19　　　　-　　Isermann (1977)

14　　5-3240　Binietal. (1988)

28　　2-660　Kitagishi andYamane (1981)

20　　　-　　Nolovic and Pinta (1970)

1.3-68　Kabata Pendias and Wiacek (1985)

15　　5-25　Bajescu and Chiriac (1962)

19　　<5- 150　Shacklette and Boerngen (1984)

Kabata-Pendias (200 1).

表2.12.2ニッケルが富化または汚染した表土のニッケル含量(mg kg-1乾土)

場所または汚染源 国 名 N i含量 文 献

ジヤモン岩上にできた土壌 オーストラリア 770 S everne (19 74)

ニュージーランド1700 - 5000 Lyon et al.(1968)

ローデシア 3563 - 73 75 N ielsen et al.(19 77)

鉱山廃棄物 イギリス 2一1150 G rove and E lis (198 0)

金属処理工業 カナダ 206 - 260 00 F reed m an an d H utch inson (1980)

イギリス 500 - 600* A shton (1972)

ロシア 304 - 9288 B arcan an d K ovn atsk y (1998)

(腐植層) スウェーデン 26一36 T yler (1972)

汚泥施用土壌 イギリス 23一846 B eck ett et al.(1979)

オランダ 3 1- 10 1 H em k es et al.(1980)

ドイツ 50 - 84 D iez an d R osop ulo (1976)

*HCl可溶性.

Kabata Pendias (2001).
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表2.12.3わが国の農耕地および周辺林地土壌のニッケル含量(mgkg　乾土)

点数　　平均値　　　中央値　　　95%値　　　最大値

ニッケル全量

表層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

下層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

231　　　27.4

166　　　　27.6

54　　　　34.3

236　　　　27.7

687　　　　28.5

633　　　　28.0

231　　　29.3

166　　　　30.3

54　　　　35.7

236　　　31.2

687　　　　31.6

633　　　　31.3

20.5　　　　　87.1

19.5　　　　　71.6

15.9　　　　212.2

17.8　　　　　79.5

1910.0　　　　81.3

19.3　　　　　79.5

18.4　　　　　81.8

21.6　　　　101.1

13.0　　　　256.6

21.0　　　　　86.8

19.5　　　　　88.0

20.0　　　　　83.9

酢酸アンモニウム(pH4.5)抽出態ニッケル

表層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

下層土　水田

畑

樹園地

林地

全体

(樹園地を除く)

231　　　0.91

166　　　1.17

54　　　　0.72

236　　　　0.62

687　　　　0.86

633　　　　0.93

231　　　.89

166　　　　0.89

54　　　　0.34

236　　　　0.50

687　　　　0.77

633　　　　0.80

0.50　　　　　4.95

0.32　　　　　4.15

0.50　　　　1.55

tr.　　　　　3.24

0.30　　　　　3.41

0.30　　　　　3.72

0.30　　　　　5.00

tr.　　　　　3.30

0.20　　　　1.15

tr.　　　　　2.65

0.20　　　　　3.08

tr.　　　　　3.35

全量は三浪酸による分解法､抽出態は酢酸アンモニウム(pH4.5, 0.2 M)による.

日本土壌肥料学会(1987a).

〔土壌中における動態〕

一次鉱物中のニッケルは土壌の生成過程で比較的速く消失し､軽鉱物､シルト､粘土画

分に多くなる(水野､ 1979)ォ　ニッケルの移動性が高い土壌は､粘土含有量､遊離酸化鉄､

pH､土壌表面積の小さい土壌であった(日本土壌肥料学会､ 1987)｡酸性土壌ではニツケ
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ルは2価の陽イオンとして存在し､中性から弱アルカリ性では1価の水酸化イオン

〔Ni(OH)+〕に変化する｡土壌-の吸着はpHの上昇とともに増加し4.5で吸着率は100%

に達し､さらにpHを高め8以上になると再び脱着する(前出､図1.3.2) (北海道農試土肥

4研､ 1976:日本土壌肥料学会､ 1987a)(

ジャモン岩質土壌において交換性ニッケル(pH7.0酢酸アンモニウム液可溶性)は土壌

pHと負の相関があった(図2.12.1,水野､ 1979)｡このようにpH8まではpHの上昇に

より土壌溶液-のニッケルは減少することから､ニッケル過剰害がみられる場合には石灰

施用の効果がある｡

S.0　　　5.5　　　6.0　　　6. 5　　　7.0　　7.5

pH (H-0)

図2.12.1交換性ニッケルに及ぼす土壌pHの影響(北海道のジャモン岩質土壌66点)

(水野､ 1979:日本土壌肥料学会､ 1987).

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のニッケル含量についてはデータ集録が行われ(農林水産技術会議事務局､ 1977)､

その復刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセン

ター､ 2006)｡

水耕法で比較すると､水稲に対するニッケルの毒性は銅よりも弱く､コバルト､亜鉛､

マンガンよりも大きく､金属の電気陰性度または錯結合安定度の順位と一致した(茅野､

1970),

ジャモン岩質土壌ではニッケルが5000 mg kg-1にも達し､その害作用により植物の生

育不良がみられることがあるoクロムもこのような土壌では多いが､溶解性が低く生育障

害の直接の原因とはなりにくい｡ニッケルが多い土壌ではミカンなどに亜鉛欠乏が誘導さ

れている可能性も指摘された(藤原･菊池､ 1950)ォ

ジャモン岩質土壌地帯の調査ではニッケルの過剰害が発生しやすい植物は､キャベツ､

ハクサイ､エンバクなどであり､害が発生しにくいのはジャガイモ､トウモロコシ､水稲

などであった(水野･小林､ 1971).過剰害は土壌中の交換性ニッケルが目安になり､キャ

ベツでは5 mgkg-1以上､エンバクでは10 mgkg-1以上で害が発生するが､ジャガイモ
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では50 mgkg~1以上でもあまり顕著ではなかった｡

水耕栽培でニッケル耐性の強弱を18種の作物について調査した結果は下記のようであっ

た`(田中ら､ 1978).

耐性強:オオムギ､水稲､エンドウ､トウモロコシ､バレイショ､トウガラシ､

シュンギク

耐性中:アズキ､キュウリ､ニンジン､シュガービート､エンバク､キャベツ､

レタス

耐性弱:トマト､ダイコン､ハクサイ

ニッケル過剰の場合には鉄欠乏が誘導されて(茅野､ 1968)障害となるので､ニッケル

とともに鉄を吸収できる植物では障害が発生しにくいと考えられる｡

環境庁水質保全局ではニッケルゐ土壌汚染環境基準設定調査に係る試験を北海道､三重

県､鳥取県､大分県に委託して行い､その結果は日本土壌肥料学会で取りまとめた(日本

土壌肥料学会､ 1987b),ジャモン岩土壌地帯におけるコムギに対するニッケルの過剰は土

壌の0.01 M EDTA可溶性ニッケルで解析でき､一方水稲では0.2 M酢酸アンモニウム液

(pH 4.5)可溶性ニッケルで相関がみられた｡土壌に硫酸ニッケルまたは硫化ニッケルを添

加したポット試験では0.2M酢酸アンモニウム液(pH 4.5)可溶性Ni 59-117 mgkg-1､

0.1 M塩酸可溶性Ni89-177 mgkg-1で生育害がみられ､玄米中のNi濃度は最高15mgkg

~1になり自然賦存濃度を越えていた(日本土壌肥料学会､ 1987b)c

ニッケル工場廃水中のニッケルによる汚染については､精錬所近傍､メッキ工場､鉱山

廃水などの局地的な汚染､道路周辺の汚染などが報告された(日本土壌肥料学会､ 1987a)ォ

植物体中のニッケル含量はl-5mgkg-1程度といわれ(Bowen, 1979)､表1.4.1に示し

たわが国で生育する植物で平均3.4mgkg　であった(西村･高橋､ 1981)c　ただしニッケ

ル汚染土壌で生育した場合にはニンジン根で19mgkg-1､同乗で24-31mgkg.-1､ホウ

レンソウ根で10-40mgkg~1､同乗で8mgkg-1という値が報告されている(水野･小林､

1971 :日本土壌肥料学会､ 1987a)ォ

ニッケルの過剰害の研究に比較してニッケルの必須性の研究はやや遅れた｡ニッケルが

微生物クレア-ゼに含まれていることはかなり古くから知られていたが､ 1975年にDixon

がナタマメのウレア-ゼがニッケルを構成成分とする金属酵素であることを明らかにし､

その存在がウレア-ゼ活性の発現に必須なことが明らかになった｡その後､懸濁細胞培養

で尿素のみを窒素源としたときにニッケル無添加では生育が劣ることが報告されたが､高

等植物で同様な条件でニッケル欠乏の影響が現れることは嶋田ら(1980a､ 1980b､ 1986)

が世界で最初であった｡彼らは窒素源を尿素としてトマト､ダイズ､キュウリ､オオムギ

などを水耕栽培すると､チッケル無添加では植物葉の周辺に吸収された尿素が集積しクロ

ロシスが発生しやがて壊死に至ることを発見した｡ニッケルを添加するとクレア-ゼ活性
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が高まり､障害は発生しなかった｡

このようにニッケルは植物中酵素の活性に密接に関係していることから高等植物の必須

元素でないかと論議された｡嶋田ら(1986)･はコバルトを高濃度で与えるとやはりウレア

-ゼ活性が高まることからニッケルほどではないが一部その役割を代替すると考え､Arnoh

- Stoutが提案した必須元素としての3条件のうちの｢その元素のみに特異的でなければな

らない｣を満たしてないと謙虚に考え必須元素とあえて主張しなかった｡その後､世界的

にニッケルについての知見が多く集頗するようになりこ1987年ころには国際的にニッケル

が植物の17番目の必須元素と:して認められるようになった(高橋瑛)､1998:渡連､2005)ォ

ニッケルは高等植物ではウレア-ゼ活性の発現に関与しているが､微生物においてはウ

レア-ゼ以外にヒドログナ-ゼ､一酸化炭素デヒドログナ-ゼ､メチルコエンザイムーM･レ

ダクタ-ゼなどの活性にも関係している｡

ニッケルについては古く.から集積植物が知られており､ジャモン岩地帯には特異的にニ

ッケル濃度が高い植物が存在する　Yamagata andMurakami (1958)はリョウブがコバル

トとニッケルを集積することを発見し､この樹木を指標植物としてニッケルなどの探鉱に

用いる可能性を.提起した(第2.4章､表2.4.5参照)0

超塩基性岩地帯(高度1000- 1500 m)で生育するタカネグンバイ(Thlaspijaponicuni)

の菓身中に平均1500mgkg　のニッケルが含まれており､このような超ニッケル集積植物

の菓身中ではニッケル･ジメチルグリオキシム錯体として存在していた(水野ら､ 2001)｡

ジメチルグリオキシムはニッケルの特異的な沈殿試薬として有名な化合物であるが､これ

がそのまま天然の化合物として発見されたのは注目される｡

Thlaspi属は生体量が大きくなりにくい欠点があるが､アメリカでは遺伝子組み換えによ

り生長量の大きな植物に改良してニッケルを回収する技術が研究されており.､ phyt0 -

miningと名付けられている(Chaney､2003:つくば市で開催された研究会での口頭発表)0

なおアメリカ･イリノイ大学MorrowPlotsにおける声期連用試験圃場で生産されたトウ

モロコシおよびダイズのニッケル含量についてはすでに表2.3.9 (第2.3章)に示した'

(Mortvedt and Beaton, 1995)<　重過リン酸石灰を連用しても作物中のニッケル含量は低

下(子実の肥大による希釈効果)しており､増加することはなかった｡

〔食品中の含量〕

食品中のニッケル含量は通常0.5mgkg l以下である｡ココア､ダイズ､ある種のマメ類､

ナッツ､オートミール中ではかなり高い含量となることがある｡一般に植物性食品では動

物性食品よりニッケル含量が高い｡

アメリカFDAにおける1984年の全食事調査によると､全食品中91%はニッケル含量は

0.4 mg kg-i以下であり､ 66.2%は0.1 mg kg l以下であった(Pennington and Jones,

1987),ニッケルがImgkg~1を超えていた食品は7種類に過ぎず､最も高かったのはナッ

ツ類､マメ科食品､チョコレート含有食品｣缶詰食品および穀物類であった(IPCS, 1991)｡

イギリスにおける全食事中ニッケルの調査によると､ナッツ類で最も高い(2.9mgkg-1)
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が､寄与度で高いのは砂糖･砂糖演の25%であった｡穀物類では0.12mgkg-1であり､寄

与度は11%と推定された｡

わが国における食品中のニッケルの調査はあまり多くないようであり､わが国のデータ

に海外のものを加えて作った表(日本土壌肥料学会､ 1987)から食品の種類ごとにまとめ

て表2.12.4に示した｡

ヒトのニッケル摂取量は食習慣により変わるがおおよそ100-300　〃 g　日~1である

(IPCS, 1991)｡ Schroederet al. (1962)は多数の食品を分析しアメリカ人の平均摂取量を

300-600 〃g日~1と推定したが､この値はその後の研究に比較するとやや高いといわれ

(IPCS,1991)､アメリカ人の摂取量としては165 〟 g　日　(Myronetal.,1978)あるい

は200-300n g　日~1 (Clementeetal., 1980)､イギリスでは250-270 ng日1 (Smart

and Sherlock, 1987)などの推定値がえられている.

イギリスの全食事調査によると､ニッケルの負荷は青少年グループでわずかにWHOが

示したTDI(5 〝gkg-1日二1)を越えた｡しかしTDIには安全ファクターをみていること

から現在のところ食品中のニッケルが健康に害作用を及ぼすことはな'さそうだと結論され

た(FSIS, 2004)c

表2.12.4食品中のニッケル含量(mgkg ]現物)

食 品 N i含 量 食 品 N i含 量

穀 物 玄米 0 .1 4 ー 1.0 2 魚 介 類 淡 水 魚 n .d . 0 .9

精 白米 n .d .-1 .7 5 海 産魚 0 .0 2 - 5 .2

コムギ(穀 粒 0 .1 4 ー 1 .0 7 貝類 0 .6 2 -3 .8

オ オムギ (穀 粒 0 .14 ー0 .1 9 ワカメ 0 .4 8 - 5 .8 *

ライムギ (子 実 2 .7 肉 類 牛 肉 0 .2 2

オ ー トムギ 1.7 1ー2 ◆6 0 豚 肉 0 .0 2

ハ ダ カムギ (子 実 0 .16 - 0 .2 4 鶏 卵 n .d .-0 .0 3

野 菜 葉 菜 類 0◆0 9 - 1 .9 4 濃 縮 ミル グ (エバ ミル ク 0 .0 3

果 菜 類 0 .0 1 - 2 3 .0 * 飲 み 物 紅 茶 7●6

根 菜 類 0 .18 - 1 .8 9 * ココア 5■0

マメ類 0 .5 9 ー 2 .2 5 * コ ーヒ ー 0 . 1 0 - 0 . 2 6

中 国 茶 0 .5 1 - 0 .6 5果 実 ミカン 1.7 - 2 .4 *

リンゴ n .d .-0 .0 8 ピ ー ノ レ 0 . 0 1

ブ ドウ 0●2 ー0 .5 * ワイン 0 .0 9 - 0 .1 2

日本土壌肥料学会(1987)から抜粋.

186



〔人間･動物に対する影響〕

ニッケルが実験動物の栄養で欠乏となるかはニッケルを含まない飼料ときわめて正常な

生育環境が必要である｡飼料などにニッケルは微量ながら含有されているので現実にニッ

ケル欠乏が生ずることはまずないと考えられる｡しかし多くの酵素活性の増大にニッケル

は関係している(同時に多くの酵素の阻害にもなる)｡造血､脂質の代謝などに関係し､ RNA

にも存在しており､噛乳動物では必須元素と考えられている(Nielsen, 1971 : Horvath,

1976).

ニッケルの毒性は化学形態により大きく異なる｡揮発性化合物であるニッケルカルポニ

ル〔Ni(CO)〕は吸入により肺水腫を起しもっとも毒性は強い｡その他の無機塩類の急性毒

性は低い｡ニッケル金属はヒトに対して接触性アレルギーを起す(IPCS, 1991)｡

ニッケル化合物は変異原性試験では陰性であった｡発ガン性はニッケル精錬所の作業者

にのみ呼吸器で認められた｡この原因は粉じん中の高濃度のニッケル酸化物と二硫化三ニ

ッケルを吸入したからと考えられている｡また水溶性ニッケル化合物も他のニッケル化合

物と相互作用を起し､発ガン性を高める可能性があると指摘されている｡

国際ガン研究機関(IARC)では､ニッケル化合物をひとつのグループとして評価し､グ

ループⅠ (ヒトに対して発ガン性がある)に､金属ニッケルをグループⅡB(ヒトに対して

発ガン性があるかもしれない)に分類している｡

WHOではラットに硫酸ニッケルを2年間､飼料に混入して試験した結果から､臓器重量

に変化が認められない無毒性量(NOAEL)を体重1kg当たり5mg日~1とした｡水道水

質管理目標値(暫定値)はこのNOAELから耐容1日摂取量(TDI)を体重1 kg当たり

0.005 mg日~1と算出して設定した(環境省環境保健部環境安全課､ 2004)<

〔肥料中における存在量と規制〕

ニッケルは肥料ではジャモン岩を原料とする肥料で多い｡その含量は原料のジャモン岩

の組成と肥料製造時の配合比によって変わる｡熔成リン肥の場合､ Ni2000mgkg-　のジャ

モン岩を使うと(リン鉱石700 kg+ジャモン岩450 kgから熔成リン肥1000 kgを製造)､

製品中のNiは900mgkg~1以上となる｡

リン鉱石中のニッケルは通常､数～数10mgkg-1であるが､火成岩由来のアパタイトで

は50-500mgkg"である｡窒素肥料､カリウム肥料では少なく1mgkg-1以下のことが

多い｡石灰石では産地によるが100mgkg~1以下である｡フライアッシュでは数～数10の

分析値が記録されている｡

高炉鉱さいでは5-10 mgkg~1などと報告されており､ニッケル精錬鉱さい､アスベス

ト副産物などでは数1000mgkg-1に達することがある(Swaine, 1962)c　このように鉱さ

いでは種類によってニッケル含量が高くなることがあることから､その量が､可溶ケイ酸

20%以上のケイ酸質肥料では可溶ケイ酸1%当たり100mgkg一　最大限度2000mgkg"

などと制限されている｡

汚泥でもニッケル含量は平均して17 (し尿汚泥) -230mgkg-1 (工場由来汚泥)であ
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り､メッキ廃液などが混入し高くなることがあるoそのため平成12年から汚泥などでは300

mgkg H乾物当たり)と規制がかけられた｡この値は鉱さいなどの規制値を基にして設定さ

れた｡

欧米での汚泥中のニッケルの規制値は30-200mgkg"* (乾物当たり)であり､ニッケ

ルに対してより厳しい見方をしている｡すなわち､アメリカ､イギリスでは汚泥中の重金

属について亜鉛､銅､ニッケルに一定のファクターを掛けその合計量を亜鉛当量と･して､

この値で規制を設定したことがある｡このファクターは亜鉛1､銅2に対してニッケルに

3(アメリカ)または6(イギリス)としており､亜鉛､銅よりも規制値はきつい(越野､ 1991)｡

なおこの亜鉛当量の規制値は土壌施用の場合に適用され､あくまでも経験的なものである｡

水耕試験(茅野､ 1968など)での毒性の強さとは必ずしも一致しない.亜鉛当量はイギリ

ス､合衆国では現在使われていない(第6.3章参照)0

汚泥中のニッケルは通常100mgkg~1以下であり､それ以上になるのは特定の工場排水

に関係している｡したがって土壌中での無用なニッケルの集積を避ける見地からは公定規

格の規制値(300mgkg-1)はやや高いと考えられる｡
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2. 13一　鉛(Pb)　原子量-207.19

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(24)､玄武岩(3)､ケツ岩(23)､石灰岩(5.7)､砂岩(10)､土壌(35､

汚染土壌)､海水(0.00003)､淡水(0.003､汚染された水)

鉛が多い岩石　方鉛鉱(硫化鉛)､炭酸鉛､硫酸鉛

大気圏　大気(0.6-13200ng/m3 )

生物圏(mgkg-1乾物中)

陸上植物(1-13)､野菜(0.2-20)､噛乳動物筋肉(0.23-3.3)､

噛乳動物骨(<3.6-30)､海産藻類(2-40)､海産魚(0.001-15)

集積植物　地衣類Stereocaulonpileaturn一植物Am叩ha canescens,

Minuartia Iやn2aなど

毒性　植物に対しては3-20mgL-1で有害､

ヒトに対しては1mg/日で害作用､ log/日で致死

土壌環境基準　検液lL中0.01mg以下.土壌含有量基準150mgkg-1以下.

水道水質基準　0.01mgLTl以下.

水質環境基準･地下水環境基準　0.01 mgLrl以下.

排水基準　0.1mgL-1以下.

総説　土壌･植物　日本土壌肥料学会(1989)､ Davies(1995)､ Kabata-Pendias(2001)､

Adriano (200 1)

環境中　Lagerwerff(1972),鉛(IPCS､ 1977)､環境中の鉛(IPCS､. 1989)､

無機鉛(IPCS､ 1995)

動物･人間　Schroeder and Balassa (1961)

〔化学的性質および特性〕

鉛は柔軟で銀灰色の金属であるが空気に触れるとす･ぐ酸化されて灰色(鉛色)になる｡

精錬､加工が容易であり､腐食に対してきわめて強いことからその利用は古くから広範囲

に行われ､それにつれてその毒性も比較的古くから知られていた(Eisenbud, 1978:山形訳､

1981)c　ローマ貴族が衰勢となった原因のひとつに鉛中毒が挙げられているが､彼らは純度

が低く鉛を含む金属製品を使っていたとともに､ブドウ酒を甘くするために鉛糖(酢酸鉛)

を添加して飲んでいたためといわれている｡化粧品(おしろい)による鉛中毒(鉛白､酸

化鉛)も有名である｡もちろん現在はこのような鉛の使用は禁止されている0

環境中の鉛は自然源と人為源に分けられる｡全地球的与こは､自然源としては岩石の風化

と火山からの排出があり､年間1万9000トンと見積もられている｡これに対して人為源で

ある採鉱､精錬および鉛の消費(年間300万トンと推定)から排出される量の合計として

12万6000トンと見積もられ(IPCS, 1995)､人為源が6.6倍となっている　2003年度の

PRTRデータによるとわが国における環境-の放出量は約1万トンとなっている(環境省
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環境保健部環境安全課､ 2005),そのほとんどが非鉄金属製造業であり､大部分埋め立て処

分された｡さらに廃棄物として7,700トンが事業所から移動された｡

かつて鉛が環境に放出される量として多かっ.たのは加鉛ガソリンの使用による自動車排

ガスであり､交通量の多い都会､高速道路の周辺での汚染があった｡ (現在わが国ではガソ

リン-の鉛の添加は禁止されている)｡ただヒトに対する負荷のほとんどは食品に由来する

鉛と考えられている｡ただ土壌に水溶性鉛化合物を添加しても植物が吸収して地上部で高

濃度に集積することはあまりない｡ただし根部では植物乾物生産量に影響がなくても含量

が高まることがある｡植物では､吸収した鉛とともに大気降下物の葉面-の沈着にも留意

すべきである｡

〔地殻および土壌における存在量〕

地殻中の鉛含量は14mgkg ､堆積岩で19mgkg"である(Bowen, 1979),岩石では

しばしばK､ Ba､ Caなどと同型置換をしている｡

非汚染土壌中の含量は12 (2-300) mg kg-1である(Bowen, 1979)t　世界各国での鉛含

量については表2.13.1に示した(日本土壌肥料学会､ 1989)｡土壌中の鉛含量は汚染のない

田園地帯では1-30 mg kg~1のことが多く､岩石の風化に由来するものであり地殻中の平

均値とほぼ同程度である｡ただし鉛の多い岩石に由来する土壌では数100-数1000mgkg

~1に達する｡

表2.13.1土壌中における鉛の含量(mg kg"1)

地 域 平均値 範 囲 文 献

世界 15-35 < 10 - 300 drian o (1986)

SA ■ 19 - 20 < 10 - 900 血lano (1986)

ギリス′スコットランド 14 2◆5-85 R eaves an d B errow (1984)

ウェールズ 40 < 1- 239 B radley et al.(1978)

カナダ 20 5 - 50 M cK eagu e and W olynetz (198 0)

′オンタリオ 14.1 1●5ー50 F ran k et al.(1976)

ロシア 12 N riagu (19 80)

中国 17ー24 楊●久保井 (1989)

アフリカ各国 12 - 2 1 N riaeu (1980)

ヨーロッパ各国 10 - 2 1 N riagu (1980)

ニュージーランド 16 N riagu (1980)

南極 8 N riagu (1980)

日本土壌肥料学会(1989).
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わが国の土壌中の鉛含量については環境庁が行った調査を表2.13.2に示した｡樹園地で

700 mgkg-　を越す高い値がみられた｡果樹園ではかつて農薬のと酸鉛が使われていたが､

その場合には高濃度の鉛(およびヒ素)が土壌中で見出される｡農薬散布量は年当たり10kg

Pb ha~1にも達しており､土壌中鉛含量は500 mg kg-1を越える例は世界の他の国でもみ

られる(McLaughlinetal., 1998) (第3. 1章ヒ素の項参照)0

表2.13.2わが国の土壌中の鉛含量(mg kg"1)

土 壌 + * M 95% 値 範 囲

全体 18.7 4 1.7 2.5-70 4

除く樹園地 18.1 38.2 2.5-78.4

水田 20.3 43.2 5.0-74.9

畑 15.9 36.1 2.5-44.6

樹園地 28.1 352 7.1- 70 4

林地 17 .1 37.7 3●8ー78.4

砂丘未熟土 ■ 9◆8 19.8 4.7-19.3

火山灰土 18.1 45.0 3●3ー70 4

褐色森林土 20.0 39.7 4.2-14 9

湿性台地土 14.3 3 1.7 5.7-53.9

赤黄色土 22.5 43.5 5.0-29 6

低地土 18.8 40.2 2.5-78.4

黒泥●泥炭土 17.2 49.6 6.7-20.7

日本土壌協会(1984):日本土壌肥料学会(1989).

都市周辺の土壌中の鉛含量は変動幅が大きく､アメリカ合衆国での調査では都市の公園

土壌で200-3300mgkg~ (EPA, 1989)､イギリスでは14100mgkg~ (Culbardetal.,

1988)という高濃度が報告されており､最高で15 gkg-1になりうると指摘されている

(Davies, 1995)<　高速道路周辺土壌での鉛の集積も各所で報告され､交通量､道路からの

距離との関係が明らかになっており､汚染程度は高速道路からの距離により指数関数的に

減少する(Lagerwerff, 1972: IPCS, 1989: Davies, 1995)<

汚染土壌中における鉛含量については表2.13.3に示した(Kabata･Pendias, 2001)c
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表2.13.3土壌表層における鉛汚染の事画(鉛含量mgkg　乾土)

汚染源 国 名 平均値(範 囲) 文 献

旧鉱 山 イギリス 5 1- 2 1546 D avies (1977)

非鉄金属鉱 山 イギリス 170 一4563 D avies (1977)

ドイツ > 300 K ick et al.(1980)

U SA 15 - 13000 H u ff(1976)

旧ソ連 21 - 3044 N iyazova and L etu nova (198 1)

金属精錬 所 カナダ 29 1 ー12 123 John et al.(1975)

ベル ギー 137 ー14000 S cok art et al.(1983)

ギリシャ 1250 - 18500 N a kos (1979)

-オランダ 628 - 1334 H arm sen (1977)

日 本 53 - 2 100 A sam i (1988)

ノルウェイ 104 S in gh and S tein nes (1976)

ポーランド 2480 一8000 M anecki et al.198 1)

ル ーマニア 3 170 R auta et al.(1985)

U SA 50 0 - 6500 M iesch an d H uffi n an (1972)

ドイツ 3074 L ux et al.(1986)

ザンビア 92 - 2580 N w ank w o an d E linder (1979)

ロシア 16 12 - 3640 W azh en in and B olsh akov (1978)

電池製造所およびその跡 地 ■ チリ 8 8 1ー1058 Sch alsch a et al.(1987)

ポーランド 93 - 3800 B iernack a (1985)

U S A 135000 T rn ovsky et al.(1987)

市公園 および都 市近郊 カナダ 6 - 888 O rm rod (197 8)

イギリス 270 - 1524 0 B altrop (19 75)

ジャマイカ 10 - 897 J oh nson et al.(1996)

ポーランド 165 ー12750 U m in ska (1988)

ドイツ 127 - 388 K abata P en dias and B ru em m er (1991)

U S A 2 18 - 1090 0 E lfving et al.(1978)

汚泥施用 土壌 イギリス 175 - 39 16 B eckett et al.(1979)

日本(水 田) 60 - 253 K itagish ian d Y am ane (198 1)

オランダ 80 一254 H em kes et al.(1980)

ドイツ > 800 H erm s et al.(1986)

道路 際の土壌 日 本 132 - 397 K itagish ian d Y am ane (198 1)

ポーランド 167 - 2 115 U m in ska (1988)
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ドイツ 114 - 885 K loke (1974)

U SA 960 一7000 0 lson an d Sk ogerboe (1975)

石灰施用土壌 ポーランド 2400 U m in ska (1988)

*1汚泥を6または16t(乾物)ha- ､5年間連用.

Kabata-Pendias (2001).

鉛は上記のように加鉛ガソリンが使用されていたときは大気降下物からの負荷が多かっ

たが､下水汚泥､都市ごみなどからの負荷もある｡これらの起源からの鉛の負荷について

は表2.13.4のような推定がある｡環境における鉛使用の制限の影響により近年は大気降下

物などの鉛含量は減少しているとみられている(Adriano, 2001),

表2.13.4　世界的規模での土壌および土地-の鉛の負荷(1983)

鉛起源 負 荷 (t′年)

業および食 品廃棄 物 15 00 ー27000

家畜廃棄物 (ふん尿) 32 00 - 20000

伐採 ●林産廃棄物 6600 - 8200

申ごみ 18000 - 62000

下水汚泥 2800 - 9700

その他の廃 棄物 (ふん尿を含 む) 20 - 1600

固体廃棄物 (金属製造業) 4 100 - 11000

石炭フライアッシュ●焼却炉灰 一450 00 - 242000

巴料 420 ー2300

泥炭 (業用および燃料用) 4 50 ー2000

商 品廃棄物 195000 - 390000

大気 降下物 202000 - 26300 0

土壌負荷合計 479090 - 1038000

山選鉱 くず 130000 - 390000

精錬所鉱 さいおよび廃棄物 194000 - 39000 0

土地への負荷合計 803090 - 8 1880 0

IPCS (1995).

〔土壌中における動態〕

異なったpHの土壌中における鉛の形態は図2.13.1に示した(飯村･伊藤､ 1978)｡畑土

壌､水田土壌ともに鉛(n)として安定に存在する.また非石灰質土壌ではPb(OH)2､

Pb3(PO4)2､ PbslPCWaOHが支配的であり､アルカリ性では炭酸塩など難溶性化合物に変化
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するともいわれている(Davies, 1995)｡

鉛は土壌に強く吸着され土壌溶液中の濃度はカドミウム､亜鉛､銅などに比較してもき

ゎめて低い(McLaughlinet al., 1998),鉛で汚染された土壌(鉛濃度は最高49900 mgkg

-I)から遠心分離法で採取した土壌溶液中の鉛濃度は最高112 mgL-1であったが､鉛全量

に比較すると0.005-0.13%に過ぎなかった(Davies, 1995)<土壌溶液中の濃度が低いこ

とから､土壌表面に添加された鉛'(大気降下物､肥料･汚泥などから)はほとんどが作土

層にとどまっていると推定される｡
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図2.13.1鉛の安定領域(飯村･伊藤､ 1978).

〔土壌-植物系における動態〕

植物中の鉛含量についてはデータ集録が行われ膿林水産技術会議事務局､ 1977)､その復

刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術会議インベントリーセンター､

2006)｡また農水省東京肥飼料検査所でおこなった植物の過剰試験については報告がある

(島上･井沢､ 1975)｡

鉛の硫酸塩は溶解度が低いので水耕法で硫酸イオンがあると鉛は沈殿してしまい､水稲

による鉛吸収は抑制され､ 50 mg L-1の濃度でも害はみられなかったo硫酸イオンがない

条件でもIOmgL-1までは害がなく､ 50mgL　で減収となった｡

土耕試験でも植物はあまり鉛を吸収することはなく､植物に対する害作用も大きくはな

い｡一般に土壌中鉛濃度として1000mgkg　以下であれば害はみられない(IPCS, 1989)ォ

Sillanpaa andJansson (1992)は世界30国の土壌､農作物を集め分析したoそのうち農

作物の分析値はすでに表1.4.2に示したoまたコムギ､トウモロコシの鉛濃度と土壌中の酢

酸アンモニウムーEDTA抽出鉛の関係は図2.13.2に示し､さらに土壌pH､土性､有機物､

陽イオン交換容量､電気伝導率などとの関連についても解析したoいずれもカドミウムな
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どよりも相関は低いが有意であった｡また土壌中鉛含量は工業化が進んでいる国で高い傾
向があった｡
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A山Vc - EDTA抽出土壌Pb, me L"�"

図2.13.2土壌中AAAc-EDTA抽出Pbと植物体中Pb (S山anpaa andJansson, 1992).

A=コムギ､ b=トウモロコシ､ C=両者をプール

このような土壌中鉛濃度と植物による吸収はあまり明瞭でないとする研究も多い(日本土

壌肥料学会､ 1989)｡古いデータであるが､ポット試験(Keaton, 1937)で硝酸鉛を土壌中

鉛濃度500mgPbOkg~ (464mgPbkg-1)､あるいは炭酸鉛を3000mgPbOkg"1 (2784

mgPbkg"1)施用してもオオムギでは植生害はまったくみられなかった｡根の鉛濃慶は最

高750 mgkg-1まで上昇したが,地上部での濃度上昇は土壌中鉛100mgPbkg　程度まで

はImgkg-1以下で著しくはなかった｡ただし200mgPbkg~1以上の土壌濃度では地上部

の濃度は2.9mgkg"に達した｡この試琴では水溶性鉛を硝酸鉛で添加しているが､この場

合あまり高濃度で添加すると硝酸鉛の窒素の影響が現れ収量は見かけ上増加した｡

大阪農技センター(1973)の報告では､水稲の植生害は10000 mg kg"でもみられず､

ホウレンソウ､カブラでも2000mgkg-1までは害がなく､ 5000mgkg-1で劣った｡水稲

では土壌還元により鉛の吸収が抑制されるようであり､いずれにしても玄米中のPb濃度は

茎葉よりは低かった｡しかし野菜類の葉では723mgkg-1という濃度が測定された｡

多くの国の非汚染土壌で生育させた農作物中の鉛濃度は表1.3.5に示した(McLaughlin

et al., 1998)｡
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表2.13.5農作物中の鉛濃度

作物 ′国 (州) 点数 鉛 (m g kg 1新鮮物 当たり) 文 献

平均値■ 中央値 範 囲

コムギ

オーストラリア

(クイーンズランド)

■オランダ

267

84

0 . 0 2 7 N R * < 0 . 0 1 - 0 . 2 4 4

0.1 6 0 .1 4 0 0 3 - 0 .6 5

B e st, 19 9 1

W iers m a e t a l., 19 8 6

合 衆国 (全 州) 28 8 0 . 0 3 7 0 . 0 1 7 < 0 . 0 0 1 - 0 . 7 1 6 W oln ik e t a l., 1 9 8 3

ドイツ 8 88 0 . 0 3 5 0 . 0 2 8 0 . 0 0 4 - 0 . 4 2 2 W eige rt et al., 19 8 4

オムギ

オーストラリア(全州)

オーストラリア

(南オーストラリア)

オランダ■

83

1557

4 5

0 . 0 2 4 - N R * 2 < 0 . 0 1 - 0 . 2 1 8

0. 12 3 *

0 . 0 1 0 0 . 0 0 8 < 0 . 0 1 - 0 . 0 7 3

0 . 2 7 0 . 2 4 0 . 0 8 - 0 . 7 1

無署名 ､ 1990

R ich a rd s et al., 未発表

iersm a et a l., 1 9 8 6

ニンジン

合 衆国 (全 州) 20 7 0 . 0 0 9 0 . 0 0 6 5 0 . 0 0 1 - 0 . 1 2 5 W o ln止 et al., 19 8 3

オランダ 10 0 0 . 0 5 0 . 0 4 0 . 0 1 1 ー0 . 2 1 W iersm a e t a lリ1986

タマネギ

合衆国 (全州) 230 0 . 0 0 5 0 . 0 0 4 < 0 . 0 0 2 - 0 . 0 5 4 W oln ik e t a l., 1 9 8 3

オランダ 83 0 . 0 2 0 . 0 2 0 . 0 0 9 - 0 . 0 5 W ier sm a e t a l., 19 8 6

ホウレンソウ

合衆 国 (全州) 104 0.0 4 5 0 .0 3 9 0 .0 16 一0 .17 W o ln ik et a l., 1 9 8 3

オランダ 82 0 .09 0 .0 8 0 .0 1 - 0 .2 9 W ie rsm a e t a l.. 1 9 8 6

*1州の平均値.

*2　記録なし.

McLaughlin et al., 1998.

鉛汚染がみられた土壌で生育した植物中の鉛については表2.13.6に挙げた

(Adriano,2001)c汚染があった場合､鉛は根での蓄積が著しいが､地上部にも相当に移行

していることが認められる｡ただ特に葉においては大気降下物の影響も無視できず､ホウ

レンソウでは集中鉛の約半分は大気からの直接沈着経路による可鹿性が高いといわれる(前

島･川崎､ 2006)｡
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表2.13.6鉛含量が異なる土壌からの作物による鉛吸収

作物 部位 植物体中鉛濃度､ mgkg 乾物)

対照 土壌Pb200 mg kg】1 土壌Pb 1000 mg kg'

レタス(リーフ) 菓 2 . 5 3 . 0 5 4 . 2
根 5 . 8 8 4 . 5 8 6 7 . 7

ホウレンソウ 秦 0 . 7 7 . 9 3 9 . 2
根 4 . 7 7 3 . 3

プロツコリ 葉 7 . 2 8 . 4 1 8 . 4
根 6 . 5 8 3 . 0 7 4 5 . 6

カリフラワー 葉 5 . 3 6 . 3 1 1 . 8

根 2 . 5 5 5 . 1 5 3 2 . 2

ートムギ 子実 3 . 2 4 . 4 4 . 9

莱 6 . 0 6 . 8 2 0 . 1

わら 1 . 6 2 . 5 9 . 2

樵 4 . 5 8 2 . 0 3 9 6 . 6

カブ 池上部 3 . 7 9 . 9 1 4 . 3
塊根 6 . 3 7 . 0 4 4 . 6

ニンジン 池上部 2 . 3 8 . 0 1 7 . 6

塊根 1 . 9 5 . 3 4 1 . 0
Adriano (2001).

鉛の吸収における植物種間の差についてもいくつかの報告があり､ダイズ>>クローバー

>トウモロコシ-エンバク=コムギ(鉛汚染土壌で栽培)｣レタス>エンバク(ポット試験)､

インゲン≧ダイズ>>トウモロコシ=ビート(切断根)などの結果が得られている(日本土壌肥

料学会､ 1989)｡

ある種の植物はより高い濃度の鉛に耐性を示し､また一部の植物では遺伝的な耐性を形

成すると考えられ七いる(IPCS, 1989)ォ植物による鉛汚染の修復技術については前島･川

崎(2006)の総説がある｡

〔食品中の鉛含量〕

ヒトに対する鉛の供給源として最も多いのは食品である(表2.13.7),わが国における調

査は表2.13.即こ示したが､鉛含量は0.05以下-0.9mgkg-1の範囲であった｡缶詰食品で

は鉛含量が高いことがあり､葉菜類では大気降下物の影響で時に高い値となることがある

(日本土壌肥料学会､ 1989)｡鉛汚染と食品中鉛含量の関係については前島･川崎(2006)

の最近の総説が参考になる｡
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表2.13.7　種々の食品中の鉛の含量

食 品のグル ープ 鉛含量 (〃g k gー1)

乳製品 3 ー83

肉 ●魚 ●鶏肉 2- 159

穀物子 実およびその製品 2- 136

野菜 5 - 649

果 実および果汁 5 - 223

油脂 ●ショートニング 6 - 73

甘 味料 6 - 73

物 2 - 4 1

EPA(1986): IPCSU995).

表2.12.8わが国の食品中の鉛含量(mgkg~1現物中)

食 品 鉛含 量 品 鉛含量

ハ クサイ 0.07 ミカン < 0.05

ホウレンソウ 0.15 リンゴ 0.09

レタス < 0◆0 5 バナナ 0.17

キュウリ < 0.0 5 ゴ マ < 0 . 0 5

カボチャ 0 .ll アズキ < 0.05

トマト < 0.05 ダイズ < 0 .05

ニ ン ジ ン < 0 ◆ 0 5 ソラマメ 0.5 4

ダイコン 0 .06 中力粉 < 0.05

サツマイモ 0 .17 ソバ粉 0.3 6

田中ら(1989):日本土壌肥料学会(1989).

食習慣により食品ごとの寄与度は異なるため､鉛摂取量は国によって違う可能性がある｡

国ごとの推定値は表2.13.9に示した｡イギリスにおける全食事中の鉛の調査(前出の表

1.5.1)についてみると､濃度的に高いのは臓物(0.035mgkg-1)であるが､寄与率として

高いのは穀物類であり21%を占めており､次いでジャガイモ､砂糖･砂糖漬け(それぞれ

12%)となっていた｡ EUとして鉛露出を低減する措置(加鉛ガソリンの削減など)がとら

れており､それに従って食品からの鉛負荷は減少する傾向にある(FSIS, 2004)t
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表2.13.9鉛摂取量に及ぼす食品の寄与度の国際比較

国 食 品 寄与度 (% )

カナダ 野菜 17

肉●魚 ●鶏 肉 17

飲物 1■5

穀物およびその製 品 15

果実および果 汁 10

フィンランド 穀物およびその製品 2 4

果 実 22

飲物 およびデザート類 20

牛乳 およびその製品 ー 17

野菜 ■ 9

ランダ 飲料水 30

穀物およびその製 品 17

ワイン●スピリット 9

果実 6

ギリス パンおよび穀物 15

飲物 14

ジャガイモ 10

牛乳 9

缶詰 野菜 8

IPCS (1995).

〔動物に対する害作用〕

鉛はヒト･動物の各器官に広く分布し､特にカン臓､ジン臓､スイ臓､肺､骨での濃度

がかなり高い｡鉛濃度は新生児ではきわめて低いが､年齢とともに高くなる｡このような

年齢により蓄積する元素はカドミウムでもみられる(ジン臓に蓄積)が､ヒ素､銅､亜鉛

などでは認められない(前出表1.6.i:Schroeder, 1965)｡鉛が蓄積しているのは骨であり､

事故死したアメリカ人150人の測定例ではPb含量の平均1.7mgkg~1 (現物中) (80%確

率で0.7-2.9 mg kg- 1) ､その91%は骨格中に存在していた(Schroeder andTipton, 1968)<

鉛が酵素活性を増大した事例はなく､酵素に対しては阻害的にしか働かない｡おそらく

酵素のSH基と結合して活性をブロックすると考えられている｡

晴乳動物に経口的に与えた場合､鉛の害作用はカドミウム､水銀よりは弱いが､銅､マ

ンガン､銀､バナジウム､亜鉛､クロム､モリブデン､コバルト､ニッケル､およびヒ素

よりは害が強い｡ヒトの中毒は長期間､飲料水中で0.18-lmgL~1以上を飲んだ場合に現
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れるといわれる｡発ガン性については研究が限られ､決定的ではないC　しかし鉛摂取量と

腎臓腫癌の関係が実証されており､ IARCは鉛と無機鉛化合物はGroup 2Bとされた

(IARC, 1987 :厚生科学審議会､ 2003)ォ

鉛は年齢とともに集積する傾向があり､ 50-60歳台で最高濃度に達し､それ以後はかえ

って減少する｡体内の鉛集積量を120mgとすると､ 50年間に毎年2.4mg､ 1日当たりで

は6.5 JJg集積すると計算される(Schroeder; 1965)ォ

中毒症状としては食欲不振､貧血､尿量の減少､腕や足の筋肉の虚弱などである｡発ガ

ン性についても､ラットに1日当たり酢酸鉛を3mg､ 16か月餌に混入して与えたところ､

腎臓に良性腫癌およびガンの発生が報告された.人体に蓄積傾向があることから､消化管

からの吸収率が高く､最も感受性が高い乳児の代謝研究に基づき､耐用一日摂取量(TDI)

を体重1 kg当たり0.0035 mgとし､水道水質基準値や水質環境基準(環境項目) (いずれ

も0.01 mgL　以下)が設定された｡水道水質基準は､以前は0.05 mgL-1であったが､

平成16年に蓄積性を考慮して0.01 mgL~1に引き下げられた(環境省環境保健部環境安全

課､ 2005)c

鉛は鳥類､水生生物などにも影響があり､高速道路近くで巣作りした野鳥で繁殖に影響

がみられ､また鉛弾の摂取により多数の野鳥が死んでいる(砂嚢に鉛弾がとどまり長期に

わたり微量に溶出し害となる)｡また魚の背骨の変形､尾部の黒色化などが報告されている

(IPCS, 1989)｡

〔肥料中の鉛の存在量と動態〕

かつてマンガンダスト肥料の公定規格が設定(昭和38年11月30日農林省告示第1519

号)された際に､この肥料について最大量Pb2.5% (亜鉛6%)となったが､対象となる肥

料の生産が中止になったため､公定規格は廃止された(昭和43年10月25日農水省告示第

1681号)｡植物に対する鉛の害作用が比較的現れにくいことから､このような　規制値が

設定されたPb25,000mgkg"のマンガンダスト肥料を10a当たり20kg施用した場合

(MnOの施用量として6kg以上)､作土層におけるPb濃度は5mgkg~1上昇する計算と

なり､通常の土壌中濃度の約1/3となる(3年間の連用で土壌中鉛含量は2倍に富化)｡し

かし作物害が現れる含量の2,000↑-3,000 mgkg- 1以上になるには数100年の連用が必要で

あり､その場合には亜鉛･マンガンの害作用が先に現れると考えられる(越野､ 1973)ォ現

在､土壌汚染対策法では土壌中の鉛を150 mg kg-1以下の基準が作られており､マンガン

ダスト肥料のような高い鉛最大量は今後ありえない｡

肥料で鉛含量が規制されているのは汚泥肥料であり､最大量は100 mg kg-　となってい

る.この100 mgkg-1という値はすでに土壌汚染対策法の基準(ISOmgkg-1)以下であ

り､差し迫った健康被害は起きないであろうと推定される(土壌汚染対策法では誤ってそ

のものを食べた場合などを想定)｡

下水汚泥の鉛含量はわが国での調査では数10から最大160 mg kg-iの範囲である(秦

1.7.ll)が､欧米での調査では<1000mgkg-1と見積もられ.､アメリカ合衆国で時10000mg
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kg-1という高い数字が測定されている(Chaney et al. 1977)｡ EU指令での許容濃度は

750-1200mgkg~1 (乾物)であり､農地に対する年間最大投与量は15kgha-1年~1とな

っている｡わが国の汚泥肥料等の最大量はこのような諸外国での値に比較すると低い値と

いえる｡

リン鉱石中の鉛含量は堆積岩質で8.4mgkg~1､火成岩質で15mgkg"であり､通常の

岩石に比較して特に高いことはない(VanKauwenbergh, 1997)｡鉛の起源としては鉛室法

で製造した場合の硫酸もあるが､この製法は現在使われず､接触法で製造した硫酸では低

濃度である｡したがってリン酸肥料の中でも鉛含量が高くなることはまずない｡
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2. 14　セレン(Se)　　原子量-78.96

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(0.05?)､玄武岩(0.05)､頁岩(0.5)､石灰岩(0.03)､砂岩(<0.01)､

土壌(0.4)､海水(0.0002)､淡水(0.0002)

セレンの多い岩石　硫化鉱に随伴

大気圏　大気(0.0056-30　ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.03?)､野菜(0.001-0.5)､晴乳動物筋肉(0.42-1.9)､噛乳動物骨

(1-9)､海産藻類(0.04-0.1)､海産魚(0.17)

集積植物　Compositae､ Iecythiadaceae､ Ieguminosae (例えばAstragalus) ､

Rubiaceae

必須性　植物･微生物の一部および脊椎動物のすべてで必須元素

毒性　嘩物に対してはSe(VI)卜2mgL　で害作用､ Se(m)の毒性は低い

人間に対してはSe(Vl)5mg日~1で害作用､ネズミでは1-2mg日-1で致死

土壌環境基準　検液lL中0.01mg以下

地下水環境基準　0.OlmgL~1以下

総説　　土壌･植物Jacobs (1989),日本土壌肥料学会(1988)､越野(1990)､Neal (1995)､

洲脇･岡崎(2005)､ Adriano (2001)

肥料　Giessel-Nielsen (1971)

動物･人間　Scott(1971)､ IPCS (1986)

セレンはアメリカ西部アルカリ土壌地帯において土壌中での濃度が高く､そのためウマ

などで過剰症が発生し､また1930年代にはコムギなどでの蓄積が大きな問題となった｡そ

の後､ Schwart and Foltz (1957)がラットでの肝壊死を阻止する作用があることが報告さ

れ脊椎動物では必須元素であることが確認された｡アメリカ合衆国では西部には過剰地帯

がある反面､湿潤な東部ではセレンが飼料中で欠乏となっている(Kubota and Allaway,

1972)｡人間でも中国東北部で克山(クーシャン)病やKashin-Beck病がセレン欠乏に

起因するといわれ､亜セレン酸塩の投与が効果的であった｡わが国の土壌条件(酸性･多雨)

ではセレンは蓄積することはなく.､むしろ欠乏の可能性あり､事実､子牛などでセレン欠

乏が報告されるようになった｡

このような家畜のセレン欠乏の対策としてオーストラリア､ニュージーランド､アメリ

カ合衆国などでは肥料にセレンを添加し､飼料中のセレン含量を高めるようとしている｡

わが国では植物の栄養元素でないため､肥料への添加は現在はむずかしい｡

セレンは電子工業(半導体､光電池､整流器､テレビ､ゼロックスなど)､合金､ガラス､

セラミックス､色素､薬品･農薬､フケとりシャンプーなど用途が広い｡わが国での生産量

は世界一であり､アメリカなどに輸出している｡このためセレンは環境に放出される機会
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は多い｡水系ばかりでなく大気-の放出を含めて関心をもつべきである｡

〔化学的性質および特性〕

セレンは硫黄と同族でその化学的特性は類似している｡硫黄と同様に原子価として､ -2､

0､ +2､ +4､ +6となるが､自然界では+2は見出されていない｡安定なpH､ Ehの範囲

は図2.14.1に示した｡

5 .

pH

8　　　　9

図2.14.1異なったpH, Ehにおけるセレンの安定域(NAS, 1976).

Se(VI)は強酸のセレン酸(H2Se04)を作り､その塩?性質は硫酸塩に類似している｡強

い酸化力をもち､他を酸化して自身は亜セレン酸に変化する｡アルカリ性､酸化状態で安

定であるため､アメリカ西部の乾燥地帯でのセレン集積土壌､集積植物の存在が理解でき

る｡酸性状態ではSe(IV)またはSe(O)に変化するが､その変化は遅く､施用試験で土壌に添

加しても相当長期間この形態で残留する｡毒性は強い｡

Se(IV)が作る亜セレン酸(H2Se03)は弱酸であり､その塩は対応するセレン酸よりも溶

解性は′トさい｡特にFe(ffl)塩の溶解性は低く(Ksp=10~31)､さらに鉄酸化物などに強く吸

着されるため土壌溶液中での濃度は高くなりにくい｡

Se (0)は金属状で半導体的な性質をもち工業的な用途が広い｡水-の溶解性は低い｡燃

焼により二酸化セレン(SeO2)を生ずる｡化石燃料や有機物を燃焼するとSe02の発生が考

えられるが､同時に多量に存在する硫黄から生ずる二酸化硫黄(S02)により還元されるた

めSett))に戻る量が多い｡この現象は実験室においてケルダール法で有機物を分解する時に

Se02を触媒として使うとフラスコの首部に赤色のセレン単体が析出することで観察される｡

このように環境にSe02などとして放出されf=セレンは還元されてSe(O)となり､これが雨

により洗い落とされていることが多いと考えられる｡
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Se(-n)は強酸のセレン化水素(H2Se)を作り､これは猛毒であるoしかし大気中では

速やかに酸化されてSe(O)と水に分解されるので､この害が生ずるのは製造工場などに限定

される｡重金属のセレン化物の溶解度はきわめて低く､そのためセレン化物はメチル水銀

の解毒､あるいはカドミウムの吸収抑制に効果があるといわれているo

動物がセレンを含む植物や飼料を摂取した場合､ふん中ではセレン化物またはセレン(0)

として排出されるので､ふんを土壌に施用しても植物による吸収は最小である｡

植物はSe(VI)またはSe(lV)の形態のいずれも吸収するが､植物体内では還元されてSe(-

Ⅱ)に有機化されアミノ酸､タンパク質に同化されるo動物中でも硫黄と同様に代謝される

が､最終的にはトリメチルセレノニウムイオン〔(CH3)3Se+〕として尿中に排出されるo

植物･藻類の一部はセレンを揮発性のセレン化メチルありはセレン化ジメチルに変化さ

せて揮発させている｡これによりセレン集積植物は強い臭いを発しており､体内セレン濃

度を低下させている｡

このようなセレンの化学的､生化学的変化については図2.14.2に示した(NAS-NRC,

1976)ォ

土 壌

&牲■縦軸 TH')ォ-サ別称

昔働�"サtlSefSヒ>B竿宗i葦芳

積′物■
■…… 1＼ セレン棚

/良一システ一ン十SeO,"一ト-SeO,.Se∴什Se.システレ

St-'+t-;､示 一､鮎vltft空

…轟,ン′一,岩浅"蝣+SeO,Itft

◆ R-S-S.-S-R
≡二…Hi畑 MMナ… 二番ゝレl/化tfk¥耳

I一缶UHifc恥-,也

† ▼ ▼
- --ニT　二mm深間HaEmEOTIT--1拙∴

T DJ博朋taJE別Iiimii∴ilt.Fi那RJ､

ノ､J､_ノー　かl反応.

図2.14.2セレンの化学的､生化学的変化と土壌､植物･動物中における形態(NAS, 1976).
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〔地殻および土壌における存在量〕

地殻中の平均セレン含量は0.05､堆積岩0.42､土壌中では0.4(0.01-2) mgkg-1である

(Bowen, 1979)t世界の土壌中セレン含量は表2.14.1に挙げた(Kabata-Pendias, 2001)c

わが国の土壌中セレンの平均値は0.46mgkg-1であり(Kangetal., 1990)､世界土壌の値

と同程度であった｡

アメリカ中西部のアルカリ土壌などでは10mgkg~1以上､時に100mgkg~1以上の含量

がみられる｡南ダコタの土壌122点の平均は4.5､範囲0.5-13 mg kg~1と報告された

(Lakin, 1961)t

表2.14.1土壌中のセレン含量(mgkg~1乾土)

土壌の種類 M ft 平 均 範 囲 文 献

ポドゾル●砂質土壌 イギリス 0.15 -0. 24Ur eet al.( 197 9)

カナダ 0.27 0.10-1.32 F ran k et al◆(1979)

ポーランド 0.14 0.06-0.38 K abata-P en dias a nd P iotrow sk a (19 71)

U SA 0.5 0 .0005-3 .5 L akin an d D aw idson (1967)

旧ソ連 0.18 0.05 0.32 Jerm ak ov and K ovalskiy (1968)

レス●シルト質土壌 ポーランド 0.23 0.17 -0.3 4Pi otro wsk a(19 84)

U SA 0. 2 60 . 02 - 0 .7 L ak i na n dD a wi d s on ( 1 96 7 )

土質●粘土質土壌 カナダ 0.43 0. 1 31 .6 7F ra nk e ta l. ( 19 79 )

U SA 0 . 5 0 . M . 9 S h a c k l e t t e t a l . ( 1 9 7 4 )

ポーランド 0.3 00. 18ー0.60 Piot rows ka( 1984 )

C am bisols ドイツ 0.30 0.18 0 .53 V olan d et al.(198 7)

基性岩上の土壌 イギリス 0.20 0.02 0 .36 U re et al. (1979)

カコウ岩上の土壌 ユーゴスラビア 0.23 0.16 0 .35 J ovic (l998)

J 山岩上の土壌 ユーゴスラビア 019 0.12 0 .13 J ovic (1998)

luvisols エジプト 0.450 .15ー0.8 5El sokk ary (19 80)

ポーランド 0.22 0.12-0 .34 K abata-P endias an d P iotrow ska (197 1)

レンジナ ドイツ ◆0.40 0.3 30 .54 Vo lan de tal .(1 98 7)

ポーランド 0.44 0. 240 .64 Kab at a- Pen dia sa ndP iot ro wsk a(1 97 1)

インド -0 . 3 2 - 0. 6 6 S h ar m a e t a l. ( 1 9 8 1)

U SA 0. 1 9 0 . 1 -1 . 4 L a k in a n d D a w id s o n ( 1 9 6 7)

チエルノゼム ポーランド 0.1 70. 14 -0. 24K ab ataヤen dia sa ndP iot ro wsk a(1 97 1)

旧ソ連 0.34 0.32 0.37 Jerm ak ov an d K ovalskiy (1968)

U SA 0 .4 <0. 1-1 .2 Sh ack let te ta l∴(197 4)

istosol*有機質土壌 カナダ 0.34 0.10 -0.75 F､rank etal. (1979 )
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フィンランド　　　0.13　0.08-0.18　Koljonen (1978)

USA 0.3　　<0.1-1.5　Shacklett et al. (1974)

旧ソ連　　　　0.34　　-　Jermakov and Kovalskiy (1968)

種々の土壌 カナダ

カナダ

ドイツ

イギリス

フィンランド

アイスランド

0.94　　0.41-2.09

0.30　　0.03･2.00

0.27　0.09-0.45

0.21

Levesque and Vendette (1971)

McKeague and Wolynetz (1980)

Voland et al. (1987)

Ure and Bacon (1978)

0.005-1.24 Sippola (1979)

0.05　0.020.07

アイルランド　　　1.27

インド　　　　　　0.39　0.14-0.68

ニュージーランド　0.6

ノルウェイ　　　　0.78　0.15-2.32

スウェーデン　　　0.39　0.17･0.98

USA 0.31　<0.1-4.0

Koljonen (1978)

Lakin and Dawidson (1967)

Singh (1982)

Wells (1960)

Lag (1974)

Lindberg and Bingefors (1970)

Shacklett et al. (1974)

Kabata Pendias, 2001.

〔土壌中における動態〕

セレンの化学的性質から未風化の岩石中のセレンはセレン化物が主体であり､遊離のセ

レン単体もありうる｡風化の過程でセレンは容易に酸化され､酸性土壌では酸化鉄コロイ

ドに強く結合した亜セレン酸塩となる｡アルカリ性で通気のよい(酸化還元電位の高い)

土壌ではセレン酸塩に変化する｡ただしセレン酸塩の溶解度は高いから雨量の多い地帯で

は土壌中に集積することはない｡この酸化過程は非微生物的な化学的反応でも進行するが､

実際には微生物活動が関与しているようである　Micrococcus lactilyticus, C払stridium

pasteurianumおよびDesulfovibrio desulfuricansの抽出物はSeOa2"を還元L Se2-とす

るが､ SeO42-は還元できなかった｡しかしD. desulfuricansのある菌株はSeO42-を還元し

てSe2~とすることが報告されている(Adriano, 2001),

わが国にはアルカリ性土壌はなく､また雨量が多いのでセレン酸は集積しなく､可溶性

セレンも多くはない｡ただしセレンを含む硫化鉱などが未風化で混入していることが多く

セレン全量としては必ずしも低いとはいえない｡主要な草地におけるセレン含量を図2.14.3

に示す(浅川ら､ 1977a)ォ　セレン含量は火山灰の起源によって大きく異なっている｡概し

て九州､中部､関東､東北地方では含量は高く､北海道､中国､四国地方で低い傾向があ

る｡火山灰土壌では非火山灰土壌よりも含量はやや高い｡土壌中セレン含量は硫黄含量と

相関があり､セレンが硫黄､硫化鉱に随伴していることを反映している(浅川ら､ 1977a)｡

土壌車の水溶性セレンは0.0003-0.032 mg kg-1ときわめて低い｡すなわち酸性土壌でヤ
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レンは亜セレン酸となっており､火山灰土壌で多い鉄などの水酸化物と強固に結合してい

るものと推測される｡これが後で述べるように牧草中のセレン濃度が低いことに反映して

いる｡

図2.14.3わが国の主要草地土壌中のセレン含量(浅川ら.､ 1977b).

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のセレン含量についではデータ集録が行われ(農林水産技術会議事務局､ 1977)､

その復刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセン

ター､ 2006)｡

セレンの植物による吸収性は植物の属または種によって大きく異なる　Rosenfeldら

(1964)はセレンの集積性から植物を次の三グループに分けた〔NAS (NationalAcademy

ofSciences) - NRC(National Research Council), 1976〕｡

①一次セレン集積植物:体内にしばしば1000mgkg-i以上のセレンを集積する｡

体内でセレンは水溶性で低分子の状態で含有されていることが多い｡セレン集積

土壌にしか生育してなく､指標植物と呼ばれる　Astragalus属の多くの種､

Machaeranthera, Haplopappus,およびStanleys属のいくつかがこのグループ

に属する｡

②二次セレン吸収植物:体内のセレン含量は高くなるが100mgkg-1以上になるこ

とはない｡体内ではセレン酸の形で存在することが多く､一部は有機態セレンと

なっている　Aster属の多く､ Atriplex, Castelleja, Grindelia, Gutierrezia,

Machaeranthera,およびMentzeliaの多くが属するo

③多くの草本植物:作物となっている植物､穀類､牧草などを含み､体内のセレン

含量は30mgkg-1を越えることはあまりなく､体内ではタンパク質と結合して

~存在している｡

さらに④としてセレン耐性が弱いBoutelouaを分けることもある｡
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わが国にはセレン集積土壌はなく､またセレン集積植物も存在してない｡セレン製造あ

るいは利用工業からの汚染の可能性はあるが､土壌条件を考えるとセレンの影響はごく限

られたものと予想される｡

1950年代まではセレンは害作用に注目され､アメリカ中西部産コムギなどのセレン含量

が調査された｡しかし今ではむしろセレンの欠乏が関心をもたれるようになり､農産物･飼

料のセレン水準を保つ観点からの研究が多くなっている｡

世界55か国における非汚染土壌中セレンとコムギおよびトウモロコシ地上部のセレン濃

度を調べた結果は図2.14二4に示した｡コムギ中の濃度は0.003-5.7 mg kg" ､中央値は

0.041mgkg- ､トウモロコシでは0.001-3.9､中央値0.030mgkg~1であった｡コムギ

のほうがやや高い濃度となるようである(Sillanpaa and Jansson, 1992)｡
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図2･14･4土壌中AAAc-EDTA抽出Seと植物体中Se (Sillanpaa and Jansson, 1992).

A=コムギ､ b=トウモロコシ､ C=両者をプール

表2.14.2には10%減収になった時の植物体内のセレン濃度を示した｡多くの場合､数10

から数100 mg kg~1の濃度になっているo飼料のセレン上限は3 mg kg-1となっており

(ARC飼養標準)､この水準を軽く越えている｡すなわち収量に著しい影響が現れるよりも

前に植物体内濃度が人間･動物に害となる可能性が大きいことを示している｡
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表2.14.2収量10%減となったときの植物中のセレン含量(mg kg~1)

培地　植物中Se　　　文　献

Se(VI)施用

T)V7y>vyr　　　　アM　　25-30　Soltanpour and Workman, 1980

Tt^yy^yr Hm　　19-94　Mikkelsen et al., 1987

ブッシュピーン　　　　水耕　　　25　　Singh et al., 1980

マスタード　　　　　土壌　　　　　　Tripathi and Misra, 1974

fc--　　　　　　　　アW　　　3　　Tripathi and Misra, 1974

イネ　　　　　　　　土壌　　　　　　　Prasad and Arora, 1980

イネ　　　　　　　'土壌　　37-67　Mikkelsenetal.", 1989

ライグラス　　　　　　水耕　　　320　　Smith and Watkinson, 1984

コムギ　　　　　　　土壌　　　　　　Tripathi and Misra, 1974

シロクローバー　　　　水耕　　　330　　Smith and Watkinson, 1984

e (IV)施用

アルファルファ　　　　水耕

オオムギ　　　　　　　水耕

バーシーム　　　　　土壌

ラヤ　　　　　　　　　水耕

ライグラス　　　　　　　水耕

コムギ　　　　　　　　土壌

シロクローバー　　･水耕

12-30　Mikkelsenetal., 1987

30　　　Davis et alリ1978

>10　　Singh et al., 1980

15-.20　Singhetal., 1980

48　　　Smith and Watkinson, 1984

10-15　SinghandSingh, 1978

160　　Smith and WAtkinson, 1984

Mikkelsen et al. (1989)より

家畜でセレン栄養が重要となっていることから､牧草中のセレン含量に関心がもたれて

いる｡わが国の牧草については図2.14.5に示した(浅川ら､ 1977b)｡この図では草地に

生育する牧草全体の平均値で示してあるが､ほとんどの牧草で0.05 mg kg~1以下であり､

飼養標準として必要とされる0.05mgkg-1を越える牧草はこの調査中では3例に過ぎなか

った｡さらに家畜でセレン欠乏が起こりうるとされる0.02mgkg~1以下の牧草も多く､わ

が国の家畜は潜在的にセレン不足となっている可能性が高い｡
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図2.14.5わが国の主要草地で生育した牧草中のセレン含量(浅川ら､ 1977a).

オーチヤードグラスに対してセレンの形態を変えて施用した結果は図2.14.6に示した｡

セレン酸ナトリウムを施用した場合､灰色低地土では害作用が強く現れ､土壌中2.5mgkg

-1以上の添加濃度で生育量は低下した｡しかしクロボク土では30mgkg⊥1でも見かけ上

の生育量は対照無添加の場合と変わらなかった｡灰色低地土では10mgkg-1の添加でセレ

ンの体内濃度は数100mgkg-1に達し､外見的に影響のなかったクロボク土でも30mgkg

-l添加で体内濃度は100mgkg~1を越した｡亜セレン酸と二酸化セレンはまったく同じ挙

動をし､生育量の低下はpHの低い灰色低地土でのみみられた｡植物体内濃度は灰色低地

土では添加濃度3nagkg-1､クロボク土では10mgkg　を越えると飼養標準である3mg

kg-1を越えた(小島ら､ 1985)ォ
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図2.14.6セレンの化学形態および土壌中添加濃度がオーチヤードグラス乾物収量

および植物体内セレン濃度に及ぼす影響(小島ら､ 1985).
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同様な試験はアルファルファについても行われた(図2.14.7),マメ科のアルファルファ

ではセレンの体内濃度の上昇はイネ科のオーチヤードグラスより大きく､セレン酸ナトリ

ウムを0.5mgSekg　以上､亜セレン酸ナトリウムでは数mgkg-1添加すると植物体内濃

度は飼養標準を越えた(小島ら､ 1987).なおセレン単体を施用してもほとんど吸収されな

かった｡

植
物
体
s
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含
有
空
州
/
g
舵
柵
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0.5　　　　　　　　　　0.5　　　　　　　　　　0.5

Se i卓miug/t位i:)

図2.14.7セレンの化学形態および土壌中添加濃度がアルファルファ地上部体内のセレン濃度

に及ぼす影響(小島ら､ 1987).
A-K^max-イギリスにおける飼養標準の上限値.

セレンを添加した場合､土壌中ではセレンの形態変化､あるいは亜セレン酸塩では鉄水酸化物

など-の吸着が起こるが､硫酸カリウム液で抽出したセレンはオーチヤードグラス中のセレン濃度と

相関が高かった(′J､島ら､ 1986)｡

セレンの施用試験はこのほかにも数多くある(Mikkelsen et al., 1989)｡そのうちオオムギに対

して施用方法(土壌施用､菓面散布､種子粉衣)を試験した例を表2.14.3に挙げる｡

表2.14.3　セレンの形態､施用方法がオオムギ子実中セレン濃度に及ぼす影響

施 用方法 ■ S e 施用量 子実 中 Se 濃度 (m g Se k gー1)

g S e h a S e(IV ) S e (V l)

土壌施用 0 0 . 0 1 5 ( 9 ) * 0 . 0 1 5 ( 9 )

9 ー 10 0.17 8 (9

5 0 - 5 5 0 二067 (1) 1 .1 7 (9 )

2 0 0 0◆345( 1)

5 0 0 7 .4 5 (1)

1 0 5 0 1.5 6 (1

葉面(4 週) 5 0 ▼0 4 1 ( 4 ) 0 . 0 5 4 ( 4 )

(4 週) 10 0.0 6 1 (3 ) ー115 (3)

(2 .5 - 3週) 50 0 . 0 9 2 ( 5 ) 0 . 6 0 8 ( 5 )

(4 週) 50 0.15 6 (4 ) 0 .7 8 8 (4)

211



*括弧内は平均値を得るのに使った圃場試験の数.

Mikkelsen et al., 1989.

土壌中の粘土､鉄酸化物､有機物が多いとセレンの吸収は一般に減少する｡ pHは高い方

がセレン酸の安定性が高くなり溶解性が高くなるのであるが､鉄などに吸着された亜セレ

ン酸の脱着の可能性もあり､小島ら(1985)は低pHの灰色低地土でセレンの生育害が大

きく､セレンの吸収が増加することを認めている｡

セレンと同族の硫酸塩との括抗作用は水耕栽培では認められるが､土壌施用の場合は明

らかでなかった｡リン酸塩との相互作用は結論がさまざまであった｡

セレン汚染土壌における微生物または植物を利用した修復については洲脇･岡崎(2005)

の総説がある｡

〔食品中のセレン含量〕

農作物中のセレン濃度はその生産地の影響が大きい｡アメリカの調査では中西部のセレ

ン集積土壌地帯で生産された農作物および食品のセレン濃度は東部の湿潤･酸性土壌地帯

で生産されるものよりも高い(KubotaandAllaway, 1972)ォ

食品からのセレンの摂取量について各国における推定は表2.14.4に示した(IPCS, 1986)c

肉･魚の寄与が大きく､次いで穀物､乳製品であった｡

表2.14.4食品からのセレンの摂取量の推定(pg日~1)

野菜 ●果実 ●

砂糖

穀 物 9LS U

卵

肉●魚 合 ■計 文 献

ニュージーランド 2 3 ll 16 32 W atkin son (198 1)

フィンランド 1 25 13 19 50 -6 0 aro an d K oivistoinen (198 1)

ギリス 3 30 5 22 60 T h orn et al.(19 78)

日本 6 24 2 56 88 S aku rai and T such iya (1975)

カナダ 1■9 62-113 5-28 25-90 98-224 T h om p son et al.(1975)

S A 5 45 13 69 132 U S N A S′N R C (19 80)

南ダコタ 10 57 48 10 1 216 L evan der (1976)

IPCS (1986).
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わが国の食品中のセレン含量については日本土壌肥料学会でとりまとめた環境庁委託業

務結果報告書(1988)に多くの引用がある｡

イギリスにおける全食事中のセレン含量の調査によると､臓物類が最も高く(0.46mgkg

~1)であったが､寄与度として高いのはパン類の19%､肉製品の14%であった｡また調査

年次(1985年以降)によって低下傾向が認められた｡食品からの全セレン負荷量は､平均

0.63-0.67 (高水準で1.2-1.3) 〃gkg-1日~lであり､ WHOが設定した安全範囲の上限

(400 ng日11)､あるいはEVMの安全上限の220/zgkg-1日11を下回っており､過剰

害のおそれはないと結論された(FSIS, 2004)t

中国ではセレンの過剰と欠乏の両方がみられている｡表2.14.5に示したように､長い間

セレンを摂取したために慢性中毒がみられる地域で平均4990 u g　日11と異常に多く､一

方､克山病の発生する地域では11 ng日~lと少なかった(Yangetal., 1983:IPCS, 1986)c

表2.14.5中国におけるセレン摂取量の高､中､低地域でのSe摂取量(pg日~1)

試料

点数

日摂取量 (u g) セレンの比率

穀物′全体最小 最 大 平 均

慢性セレン中毒発生地域 6 3200 6690 49 90 28 ー70 %

中毒は発生していないが高セレン地域 3 240 15 10 750 25 一45 %

中セレン地域 (北京 市) 8 4 2 232 116 種々の供給源

克 山病が発 生する低セレン地域 13 22 11 主として穀 物

Y an g et al.(19 83)‥IP C S (1986).

〔人間･動物に対する影響〕

セレンの動物に対する害作用については､1275年に書かれたマルコ･ポーロの旅行記にも

中国西部およびトルキスタン東部を旅行したときの観察が述べられている(Andersonetal.,

1961に引用)｡一方､アメリカ中西部での｢アルカリ病｣は騎兵隊の記録で1857年までさ

かのぼることができる｡アルカリ病はセレンの多い飼料を長期間摂取することによって発

生する慢性的な中毒症であり､家畜は脱毛やヒヅメの炎症を起し､食欲減退､運動性が低

下しやがて死に至る｡また高セレン摂取に伴う急性症は｢章倒(うんとう)病または旋回

病､ blind stagger｣と呼ばれ､視力が失われ､ヒズメの脱落､脱毛とともに呼吸困難によ

り死に至る｡この家畜の障害は1930年代になってセレンの過剰に起因することがアメリカ

農務省､南ダコタ､ワイオミングなどの研究者によって明らかになった｡家畜のセレン中

毒については､ Jamesetal. (1989)の総説がある｡

アメリカ･カリフォルニアの西サン･ヨ-キン流域においてはセレンの多い岩石から生成

した土壌からの浸透水に高いセレンが含まれ(4.2 mgSe L~1)､この水が流入した湿地の

鳥などの野生動物がセレン中毒で死に大きな問題となlつてい5 (Jacobs, 1989)<

セレンの毒性についてはNAS(National Academy of Science)-NRC(National Research
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Council)(1976)がとりまとめた表があり､越野(1990)の総説にも紹介されている｡また

生体内におけるセレンの機能については田中(1995)の総説がある｡

セレンについては害作用が最初に関心を集めたが､ Schwartzand Foltz (1957)がネズミ

の肝臓壊死の回復にビタミンE､シスチンに次いでセレンが第3因子として必要なことを

証明し､その後はセレンの効用､欠乏についての研究が多くなった｡

セレンを含む酵素としては1973年にグルタチオンベルオキシダーゼの構成成分であるこ

とが明らかになった｡その後さらにギ酸デヒドロゲナ-ゼ､グリシン還元酵素､ニコチン

酸デヒドロゲナ-ゼ､チオラーゼ､ヒドログナ-ゼなどが知られている｡

セレンを含むアミノ酸としてはセレノシステイン､セレノメチオニンなどがあり､これ

を構成残基とするセレノプロテインについても活発にその役割などについて研究が行われ

ている｡

グルタチオンベルオキシダーゼについては活性酸素による生体の酸化(細胞の損傷)を

防ぐ効果が知られている｡活性酸素は細胞膜を傷つけるので動脈硬化､白内障､心臓病､

糖尿病に関係し､老化､発ガンにも関与している｡ガン多発地帯のヒトのセレン摂取量は

健全地帯に比較して低レベルであるという報告もある｡

風土病と考えられていた病気のうちでセレン欠乏が原因となっていることが明らかにな

ったもめがある｡中国黒龍省克山地域で発生がみられた克山(クーシャン)病は流行性の

心筋障害であり､小児､妊娠期の女性で多発し､数1000人が死亡した｡この地域の住民に

対しては亜セレン酸ナトリウムの経口投与され(0.5-1 mg,/過)､以後この病気は激減した

(Keshan Disease Research Group of the Chinese Academy of Medical Science , 1979) ,

カシン･ペック病(Kashin-Beck Disease)はシベリア地方で古くから知られ､その後中

国などでも発生が認められた地方性変形性骨関節炎である｡原因として天然産有機物説も

あるが､同時にセレンの欠乏も疑われている｡

ヨルダン､ガテマラなどの風土病(Kwashiorkor)もセレンの欠乏に起因する心不全(千

供で多い)といわれており､幼児の突然死(criborcotdeath)との関連の報告もある｡

ヒトにおけるセレンの最適摂取量は1日当たり0.03-0.1 mg､ 0.01 mgを下回ると欠乏

症が､ 0.2mgを越えると中毒が発症する可能性があるとされている｡ ｢第6次改定日本人の

栄養所要量｣ (厚生労働省､ 2000)では必要量は成人で45-60 〟 g　日~1となっている｡

アメリカのNRC (1980)では50-200 〃g　日~1であり､中国では克山病が発症しない

セレン摂取量として男性19 n g　日~1､女性13 n g　日-lとされている(Yang et al.,

1983)｡

セレンの不足を補うために､アメリカではサプリメントにセレンを1錠当たり50-200

〟 g添加したものがあり､セレン酵母などが使われている｡日本では栄養補助食品として

の販売は許可されていない(亜セレン酸塩などが毒物になっているため飼料にも認めてい

ない｡)

家畜ではヒツジ､ウシ､ブタなどの筋ジストロフィー(白筋症､ whitemuscledisease)
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がある｡この病気は特に反すう動物での発生が多く､アメリカ北東部､オーストラリア.､

ニュージーランド､スカンジナビア諸国などでの発生例が多い｡わが国でも子牛で発生が

報告されている(一条ら､ 1984)<

セレンについては発ガン性が疑われたことがあり､ IAEC (1987)ではセレンとその化合

物をGroup3とした｡そのためアメリカではかつては食品･飼料にセレンの添加は禁止され

ていた｡しかしその後におけるセレン栄養の研究の進歩によりセレンの添加は諸外国では

広範囲に行われている｡家畜に対してはセレンを経口､注射などで投与するほか､リン酸

塩ベースのガラスを円筒状に成型した大丸薬(セレン金属粉､その他コバルト､銅､ヨウ

素､マンガン､亜鉛などの微量要素を添加)を反すう胃中に留置させるなどの対策がとら

れているが､それ以上に効果的で安価なのがセレンを肥料に添加し飼料作物畑に施用する

ことであるとされている(Old丘eld, 1998),肥料-のセレンの添加については次に述べる｡

厚生労働省では飲料水で0.01 mg L-1を維持することを適当としている(厚生科学審議会､

2003)｡日本では亜セレン酸塩が毒物に指定されているため､これらの無機塩は飼料添加物

に認められていない｡そのためセレン酵母が代わりに使われているが価格が高い｡

セレンの環境･保健クライテリアについての詳細な報告はインターネットでみることが

できる(IPCS, 1986)c

〔肥料中における含量とセレン富化〕

セレンは硫黄と同族であり､これに随伴していることが多い｡しかし硫酸塩を用いた肥

料からのセレンの供給量が調査されたが､その量はセレン供給源としては不十分であった｡

さらに肥料に�"Se-亜セレン酸ナトリウムを添加して施用し､オオムギ､コムギ､牧草､

飼料用ビートによる吸収を測定したが亜セレン酸塩ではセレ.ンの回収率は数%に過ぎなか

った｡セレンのキャリアーとしての肥料には硫黄含量の少ない肥料がよく､硫黄は植物に

よるセレン吸収を抑制すると推定された(Gissel-Nielsen, 1971),

ニュージーランドおよびフィンランドでは飼料用および食用作物生産のための肥料にセ

レンの添加が認められている｡ニュ∵ジ⊥ランドでは過リン酸石灰に40 mg Se kg-1の添

加が行われ､さらにl%Se(VD含有粒状肥料を原料として配合している｡またフィンランド

では1984年以来､飼料作物用肥料には6 mg Se kg ､穀物用肥料には16 mg Se kg"

(1.6%)の添加が認められ､粒状肥料にSe (VI)を噴霧する方法が用いられている｡フィ

ンランドの肥料はビート用､林地用を除いて90%以上の肥料にセレンが添加されており

(Old field, 1998)､それ以後､作物中のセレン濃度の上昇が認められている(Sillanpaa and

Jansson, 1992)｡施用量としてはニュージーランド､フィンランドとも10gha-1である

(Mikkelsen et al., 1989)c

リン鉱石中では1-300mgkg-1とされている(NAS-NRC, 1976) 1970年ころにわが

国で使われていたリン鉱石8種類のリン鉱石ではセレン含量は3-6 (平均4.4) mgkg-1で

あり､産地間の差はあまりなかった｡リン酸液製造時にセレンの78%はセッコウ中に失わ

れ､リン酸液に移行したのは22%であった(越野ら､ 1976)ォ
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フライ･アッシュにもセレンが含まれており､ Gissel･Nielsenら(1984)が引用したニュ

ーヨーク州での試験ではSe6.5mgkg　を含むフライ･アッシュ1120t ha-1の施用でト

ウモロコシ子実中のセレンは対照無添加区の6.7鹿､0.30mgkg~1になり､2年目でも0.31

mgkg｢1であり残効が認められた｡

2. 15　チタン(Ti)　　原子量-47.90

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(2300)､玄武岩(9000)､･頁岩(4600)､石灰岩(300)､砂岩(3500)､

土壌(5000)､海水(0.001)､淡水(0.005)

大気圏　大気(2-1000　ng/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(1.5-56)､野菜(<0.02-3)､晴乳動物筋肉(1-2)､

海産藻類(3-40)､海産魚(0.2)

集積生物　硬ケイ酸集積組織

毒性　比較的毒性は低　-

参考総説　土壌･植物　高橋英一(1990)

環境　Schroeder et al. (1963)､ IPCSU982)

〔化学的性質および特性〕

チタンは地殻中で9番目に多い元素であり土壌中で平均5000 mgkg~1含有されている｡

チタン鉱物としてはチタン鉄鉱(イルメナイト､ FeTiOs)､金紅石(ルチル､ TiO2)などが

あるが､チタン1%以上含有する鉱物も多く存在する｡砂鉄資源中には10%前後含有され､

この鉱床中の砂チタン鉱にはTiO2 25-30%､鉄20-25%を含有している｡チタンは酸素､

窒素との親和力が強く､工業的な分離･精製には長い苦労があった｡

20世紀初頭から二酸化チタン(Ti02､チタン白)が白色顔料として利用され､イルメナ

イトなどを濃硫酸で溶解して製造する工程などが開発された｡金属チタンの製造はこれよ

り遅れたが1948年以降に工業化されたoその後､航空機･宇宙産業などで大量に使われる

ようになった｡

二酸化チタンなどの形態のチタンは植物にほとんど吸収されず､障害もみられない｡肥

料の関係では砂鉄スラグなどに多く､チタンが多いと溶解性が悪くなる｡そのためケイ酸

質肥料を認めた段階で制限成分として規制されたが､後に有害成分に変更された｡この点

については後に述べる｡

〔地殻および土壌における存在量〕

･地殻における平均チタン含量は5600､堆積岩3800､土壌中では5000 (150-15000) mg

kg~lである(Bowen, 1979)ォ地殻･土壌中での含量は高く微量元素とはいえない｡チタン

鉱物は風化過程でもほとんどそのままの形態で残っている｡チタン含有鉱物が風化される
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段階でも放出されたチタンはすぐに酸化チタン水和物を生成し､沈殿する｡

〔土壌中での動態〕

土壌中ではFeTi03､ Ti02 ､ CaTi03などの形態で存在し､ pH 3以下では水にほとんど

溶けない｡土壌溶液中のチタンは0.03mgL~1程度である(Kabata-Pendias, 2001),その

ため植物はあまりチタンを吸収することはなく､植物体中濃度は1 mg kg~1程度とする報

告がある｡土壌の含有率が高いため､この含有量も土壌付着の影響とも考えられ本当に吸

収されているのか必ずしも明らかでない｡むしろクロムと同様に土壌の付着量の推定に使

われる場合もある｡

〔土壌一植物系における動態〕

原ら(1976)は水耕キャベツで5 mg L l以上のチタンで阻害を認めたo　またWallace

(1977)は4 mg L l以上のチタンでインゲンマメに毒性を示すことを報告した〔いずれも

高橋(莱) (1990)より引用〕｡

チタンについては植物生育を促進することが期待され､その方向での試験がある｡高橋

(英) (1990)は次のような報告を引用している　Mrovca (1974)は¶cyclopentadienyl誘

導体がコムギの収量を増加させた､ Rutskayaら(1976)は硫酸チタンアンモニウムがシュ

ガービートの収量および糖含有量を増加させた､ Dobroljubszky (1981)はチタン溶液を菓

面散布すると葉のカタラーゼ､パーオキシダーゼ活性が高まりブドウの収量､糖含有量が

増加し酸度が減少するなどの報告がある｡またハンガリアのPais (1983)は¶ ascorbate

を用いてリンゴ､スモモ､モモ､ブドウ､ベリー類､トマト､キャベツ､グリンピース､

パセリ､ニンジン､ジャガイモ､コムギ､トウモロコシ､シュガービート､ヒマワリ､ア

ルファルファなどの広範囲の作物で試験を行い､さらに基礎試験として光合成能の向上､

硝酸還元酵素､アルファルファ根粒におけるニトロゲナーゼ活性の促進などを認めた｡

このようにチタンは溶解性の高い(有機物の)形態で施用すると植物になんらかの生理

作用をすることが期待される面もある｡

二酸化チタンは光化学において触媒作用をもっており､水の光分解を促進することはよ

く知られている｡また生命の起源に関する研究におけるアミノ酸の無生物的合成において

も二酸化チタンの触媒作用が働いたのでないかとか､あるいは窒素ガスのアンモニア-の

光化学的還元が原始地球において大きな働きをもっていたなどの推測もある(高橋(英)､

1990)c

〔食品中の含量〕

食品中のチタン含量は表2.15.1に示した(Kabata-Pendias, 2001)<いずれの食品でも含

量は低く､植物体の場合と同様に分析試料のコンタミネーションの問題もあり､真に吸収

したものかは不詳である｡
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表2.15.1食品中のチタン含量(mgkg-1)

食 品 部 位 新鮮物中 乾物中 灰分中

コムギ 子実 - 0●9 -

トウモロコシ 子実 - 2■0 < 5 - 20

アスパラガス 茎 - - 180

ナツプピーン 英 - 3.2 45

了 メ 英 <0 .2 - -

レタス 菓 <0 .3 - -

キャベツ 葉 <0 .7 - ー

ニンジン 根 ー - < 5

ジャガイモ 地下茎 - - 18

タマネギ 塊茎 - 1●6 37

キュウリ 果実 <0.5 - 19

リンゴ 果実 <0. 004 0.18 10

レンジ 華美 <0.01 0.15 4

食用植物 可食部 - 0.2-80 ー

Kabata Pendias, 2001.

〔動物に対する作用〕

植物は根を通してチタンを吸収することはなく､したがって食品中のチタン含有量はき

わめて少ないが､土壌の直接摂取などでヒトが摂取するチタンは場合によっては多いこと

がありうる｡しかしチタンの溶解性は低いために動物の健康などに問題になることはない｡

このようなチタンが動物に吸収されない性質を利用して､動物による土壌の摂取量の推定

に利用されることがあり､例えば土壌からウシ-のコバルト供給量を測定した研究がある

(小林､ 1982)｡無機チタンは硫酸チタンなどを除いて水溶性ではないが､水溶性の有機チタ

ン化合物を使って動物に対する作用が研究されており､ Ti ascorbateなどを使った生理的

研究がある(木村ら､ 1987:高橋､ 1990)ォ

チタンの動物に対する影響評価などを含めた環境保健クライテリアについてはインター

ネットでみることができる(IPCS, 1982)ォ

〔肥料中での動態〕

チタンは窒素肥料､カリウム肥料では0-数10mgkg"とその含量きわめて低い｡リン

鉱石は100-数100 mg kg~1であり､ケイ酸塩を原料に使った肥料でも高いことがある

(Swaine, 1962)｡スラグでは2000mgkg~1-10gkg"程度であるが､砂鉄スラグでは高

く数10-数100gkg-1にも達する｡このように砂鉄スラグでチタンは高濃度であり､チタ

ンが多いとケイ酸塩の溶解性が低下した(中村､ 1959)ォ　しかしこのようなスラグを施用し
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ても特に植物に有害でなかったことからケイ酸質肥料が認められた当初には制限成分(有

害ではないが他の肥料成分の肥効を低下させる)とされた｡

その後､農林水産省東京肥飼料検査所では土耕によりチタンの化学的形態を変えて試験

した｡二酸化チタンは作物(コカブおよび水稲)にまったく吸収されることがなく害作用

も認められなかったが､硫酸チタン〔Ti(SO4)2〕を施用すると高濃度では生育障害がみられ､

植物体においてもチタン含有率の上昇を認めた(永井､ 1973),この東京肥飼料検査所の調

査に基づいて昭和45年に公定規格が改正されチタンは制限成分から有害成分に変更された｡

ただこの試験で害がみられた硫酸チタンは中性溶液では加水分解されて二酸化チタンと

硫酸を生成するため酸性化などの影響がでたとも考えられる｡また実際の肥料中では二酸

化チクンニイルメナイトなどの形態で含有されており､これらの溶解性はきわめて低く､

これまでも公定規格に合わないチタンが定量された例もない｡これらの実体を考えるとチ

タンについては水溶性チタンで制限するなどに変更するのがより現実的である｡

肥料との関連ではチタン自(¶02)を生産する際に得られる廃硫酸をアンモニアで中和

して硫酸アンモニウムを生産する場合がある｡すなわちチタン白はイルメナイトを硫酸で

溶解し､硫酸鉄を結晶化させて分離し､母液を蒸気で加熱して加水分解して水酸化チタン

を作り､これを800℃程度で焼いてチタン白としている｡

FeTiOs　+ 2H2SO4-　mOS04　+　FeSO4　+　2H2O

TiOSO4　+　2H20　-　TiO(OH)2　4-　H2SO4

TiO(OH)2　-　TiO2　+　H20

この工程で生産される硫酸アンモニウムにはチタンの混入が考えられるが､その形態は

水に難溶性の二酸化チタンであり､それが植物あるいは動物に及ぼす害作用の可能性はな

い｡また土壌中でのチタン含有量が多いことから土壌中での集積の可能性もない｡
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2. 16　バナジウム(Ⅴ)　　原子量-50.94

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(72)､玄武岩(250)､ケツ岩(130)､石灰岩(45)､砂岩(20)､土壌

(90)､海水(0.0025)､淡水(0.0005)

バナジウムの鉱石　VS4､バナジン酸カルシウム

大気圏　大気(0.0015-2000ng/m3 )

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.001-0.5)､野菜(0.001-0.5)､晴乳動物筋肉(0.002-0.02)､噛乳

動物骨(0.003-0.03)､海産藻類(1-16?)､海産魚(0.03)

集積植物および部位　Astragalus confertiflorus属など､カビ類のある種

必須性　脊椎動物､種子植物､微生物に必須

毒性　植物に対しては10-40mgL-1で有害､

ラットに対しては0.25mg/日で害､ 2-4mg/日で致死

総説　土壌･植物　日本土壌肥料学会(1990)､ Edwardsetal.(1995)､

Adriano (2001)

環境中IPCS(1988)

動物･人間　Schroeder et al. (1963), Hopkins and Mohr (1971)

〔化学的性質および特性〕

単体のバナジウム金属は輝白色､柔らかく延性がある｡その原子価はⅡ､ Ⅲ､ Ⅳまたは

Ⅴ価となる｡ 5価化合物〔モリブデン､ヒ素､タングステン､リンと同様に酸素と結合し

た陰イオンのバナジン酸(VO;~)を作る〕の溶解性が最も高く地表水､土壌溶液中の主な

形態となっている｡

バナジウム鉱石としてはカルノー石〔carnotite, fcCUOsfe^Oa)�"3H20 :ウランとバナ

ジウムを含む鉱石〕とバナジン鉛鉱〔褐鉛鉱､ vanadinite､ PbslVCMaCl〕が主要である

が､その他にロスコ-ウンモ(roscoelite)やパトロナ石(patronite､複雑な硫化物)があ

る｡リン鉱石･ある種の鉄鉱石にも含まれ､また有機バナジウム化合物として原油中にも

存在する｡石炭･石油･アスファルト･タールなどからのバナジウムの抽出も行われている｡

生産されたバナジウムの80%はフェロバナジウムまたは鉄鋼の添加物として使われてい

る｡バナジウムを含む鉄鋼は耐磨耗性､靭性に優れ､高速度鋼､工具鋼､ステンレス鋼な

どに使われている｡最近ではバナジウムを添加したアルミニウム-チタン合金が航空機資

材やゴルフクラブ-ツドに使われている｡バナジウム原料の生産地は中国､フィンランド､

ロシア､南アフリカ､アメリカ合衆国などであり､わが国では全量を輸入している｡

五酸化二バナジウム(V205)はセラミック工業で使われるほか､化学工業において触媒

として使われ､硫酸やプラスチックなどの製造において重要である｡

〔地殻および土壌中における存在量〕
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地殻中のバナジウムの存在量は160mgkg-1､堆積岩中では105mgkg" ､土壌中の含

量は平均90mgkg ､範囲3-500mgkg-1である(Bowen, 1979)ォ世界の土壌中のバナ

ジウム含量については表2.16.1に示した(Kabata-Pendias, 2001)<

表2.16.1土壌中のバナジウム含量(mgkg~1乾土)

土壌の種額 国 名 平 均 範 囲 文 献

ポドゾル■砂質土壌 イギリス 58 ー9 1 U re et al. (1979)

マダガスカル 75 N olovic an d P in ta (1970)

ニュージーランド - 160-220 W ells (196 0)

ポーランド 10-27 K ab ata P en dias an d P iotrow sk a (197 1)

ロシア 103 10 -260 D obritsk aya (19 69)

レス●シルト質土壌 ニュージーランド 180 W ells (196 0)

ポーランド 27-110 K ab ata-P en dias an d P iotrow ska (197 1)

ロシア 57 L uk ash ev an d P ietu kh ov a (19 74)

壌土質●粘土質土壌 チャド 15-50 A ub ert and P in ta (1977)

マダガスカル 95 N olovic an d P in ta (1970)

ニュージーランド ■ 150 -330 W ells (196 0)

U SA 87 20-150 Sh acklett and B oern gen (19 84)

ロシア 34 - 210 D obritsk ay a (19 69)

基性岩上の土壌 イギリス 340 -460 U re et al.(19 79)

luvisols マダガスカル 103 48 - 180 N olovic and P in ta (19 70)

ロシア 18 L uk ash ev an d P ietuk hova (1974)

グライ土 チャド 20-100 A u bert an d P in ta (1977)

ロシア 118 P rikh odk o (1977)

レンジナ アイルランド 38 -8 5 F lem in g et al.(196 8)

中国 220 2 1-500 Q uiping et al.(1984)

U SA 72 10-150 S hack lett an d B oern gen (1984)

栗色土●褐色土 アイルランド 2-10 F lem ing et al.(19 68)

マダガスカル 125 N olovic an d P inta (19 70)

旧ソ連 56 S h ak uri (196 4)

errasols チャド 20-250 A ubert an d P in ta (1977)

マダガスカル 137 28-5 30 N olovic an d P inta (1970)

ロシア 42 - 360 D obritskaya (1969)

ソロンチヤク●ソロネッツ チ` ド 55 ー260 A ubert a nd P inta (1977)

ロシア 88 ■ 78-99 J ak sh evsk aya and M arytyn ien ko (1972)
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チェルノゼム 旧ソ連　　　　　85　　37-125　Dobritskaya (1969)

USA　　　　　　92　　30-150　Shacklett and Boerngen (1984)

草地土壌　　　　　　　　旧ソ連　　　　190　　85-380　Prikhodko (1977)

istosol*有機質土壌　　　デンマーク　　　　8. 1　6.3 - 10

スウェーデン　　　　　　19-22

USA　　　　　　　38　　< 7-150

ロシア　　　　　　　　5

Aaby and Jacobsen (1978)

Tyler (1976)

Shacklett and Boerngen (1984)

Lukashev and Pietukhova (1974)

森林土壌 中国　　　　　　92　　　-　　Fang et al. (1963)

USA　　　　　　85　15-200　Shacklett and Boerngen (1984)

旧ソ連　　　　　　　　　97- 145　　血bod上o (1977)

種々の土壌 イギリス　　　　　　　　15-200　Ure andBacon (1978)

イタリア　　　　　　76　　25-172　Binietal. (1988)

マダガスカル　　　75　　19-320　Nolovic and Pinta (1970)

USA 0.7-98　Pa止eretal. (1978)

ロシア　　　　　69　　50-87　Gribovskaya et al. (1968)

チェコ共和国　　　　　117-119　Ryglewicz (1988)

Kabata-Pendias, 2001.

わが国の土壌におけるバナジウム含量については古くから測定されており､平井(1937)

が報告した地質別の含量を表2.16.2に示した(元のデータの酸化物含量は元素の量に換算)0

このほか志波･児玉(1952)などの報告がある｡

表2.16.2わが国の土壌中のバナジウム含量(mg kg~1乾土)

地質系統土壌別 点数

Ⅴ 含量(m g kg一1乾土)

平均 最低 最高

沖積層土壌 8 6 7 . 2 2 8 1 5 1 . 2

洪積層土壌 6 117.6 67.2 151.2

火山灰土壌 14 1 0 6 . 4 2 2 . 4 2 9 1 . 2

第三紀層土壌 5 56 123.2

中世層土壌 4 1 2 8 . 8 3 9 . 2 2 4 6 . 4

古世層土壌 6 1 7 9 . 2 5 0 . 4 3 0 2 . 4

変成岩質土壌 3 ■ 8 4 2 2 . 4 1 2 3 . 2

火山岩質土壌 9 7 8 . 4 1 1 . 2 1 8 4 . 8

深成岩質土壌 6 1 0 0 . 8 1 5 1 . 2

平井(1937).
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化石燃料におけるバナジウムの含量はかなり高く､原油中のバナジウム含量の平均は50

mgkg~1､石炭では平均20mgkg ､範囲2-130mgkg~1である(Bowen, 1979)｡産

地によりかなり変動があり､分析例が報告されている(日本土壌肥料学会､ 1990)t

化石燃料の燃焼によって大気-バナジウムは放出され､大気降下物により土壌表面にお

けるバナジウム含量が高くなる可能性がある｡石炭火力発電所の煙突から排出される大気

降下物の影響が調査され､土壌中のバナジウム含量は55-151 mgkg~Iであり､わが国の

土壌における天然賦存量の範囲であった(渋谷､ 1982)｡この石炭火力発電所周辺土壌の調査

ではバナジウム以外の元素についても測定されており､調査土壌中の水銀0.07-0.59 mg

kg-1､銀2.7-20mgkg-1､カドミウム0.0.5-1.51mgkg ､銅2.7-55mgkg ､ベ

リリウム0.7-1.8mgkg-1であり､いずれも天然賦存量の範囲であった(渋谷､ 1982)｡

バナジウムの土壌中含量の富化は化石燃料の燃焼以外に､精錬所､セメント製造所､リ

ン鉱石処理工場においても可能性が指摘されている(Kabata-Pendias, 2001)｡

〔土壌中における動態〕

土壌中でバナジウムはバナジン酸および有機複合体と結合して存在している｡バナジン

酸は鉄酸化物表面の鉄と交換して吸着されているので､土壌中の鉄含量とバナジウム含量

の間には高い相関がみられることが多い｡

〔土壌一植物系における動態〕

植物中のバナジウム含量についてはデータ集録が行われ(農林水産技術会議事務局､

1977)､その復刻版はインターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベント

リーセンター､ 2006)｡

植物中のバナジウム含量は一般に低レベルであり､乾物中の含量は通常数mg kg~1程度

で､根中の含量は周辺土壌中の含量と同程度､地上部は植物体内では最も低かった(IPCS,

1988)｡ Cannon(1963)は､イネ科牧草1.4､マメ科牧草0.84､広葉雑草1･2､落葉樹1.65､

落葉かん木2.7､シダ1.28､.カビ0.22､地衣類8･6とバナジウム含量(nigkg.-1乾物)を報

告し､特に地衣類で高いことを指摘した　Bertrand (1950)は62種の植物種のバナジウム

を分析し､高等植物では平均濃度は0.16mgkg"1 (新鮮物中)､ 1mgkg l (乾物中)また

は7mgkg ! (灰分中)であり､バナジウム含量が高い土壌で生育した植物中のバナジウム

含量は土壌中でバナジウムが少ない場合よりも高い傾向を認めた｡

オオムギを使い､これにラベルしたバナジウムを吸収させた実験でバナジウムの吸収は

受動的なものであり､吸収量は培地のバナジウム濃度に比例して増加し､ pHが高くなると

減少した(Welch, 1973)(

バナジウムは高等植物にとって必須元素であるという確証はない｡精製した培養液で生

育させたレタス､トマトの生育はバナジウム無添加でも健全であり､バナジウムの添加で

増加することもなかった(WelchandHuffman, 1973)ォ　しかしある種の微生物および藻類

にとってバナジウムは必須であるらしく､緑藻類Scenedesmus obliquusの生長に必須

仏rnon and Wessel, 1953: Arnon, 1954)､ Aspergilus nigerの生育にバナジウムが刺激的

223



に作用する(Bertrand, 1950)､またホヤにも必須などといわれている(高橋(英)､ 1976 :

Adriano, 2001) t

Azotobacter属による窒素固定の際に働くニトロゲナーゼにおけるモリブデンの役割を

一部代替するが､モリブデン含有酵素ほど窒素固定能が大きくないといわれている

(Nicholas, 1975)ォ

圃場条件でバナジウムの過剰障害が起こる可能性はほとんどない(Adriano, 2001),水

耕栽培では5 mgL-i以上の濃度で障害が発生することがある(Davis etal., 1978:Adriano,

2001)｡毒性はバナジウムの形態によって異なり､塩化バナジウムはバナジン酸カルシウム

の1/10の濃度で毒性が現われた｡過剰の場合､植物被害の兆候は最初に下位茎の色が濃く

なり､これが次第に葉の先頃にも現われ､続いて先端部に鉄欠乏クロロシスが発現し､つ

いには植物全体が赤色化して枯死に至る(Pratt, 1966)c

過剰のバナジウムは葉緑素の合成および光合成の際の電子移動を妨害し､原形質膜ATP

ア-ゼや酸性ホスフアタ-ゼの妨害になるほか､植物によるカルシウム､カリウム､マグ

ネシウム､塩素､リン酸の吸収を抑制する(Ad血no,2001)<

バナジウムは地上部にあまり吸収されないので､バナジウムが過剰となっても地上部の

バナジウム濃度はあまり変わらないことがあり､植物体の分析で過剰を判定することは困

難といわれている　Berry (1978)は､水耕栽培の場合バナジウムはカドミウムとともに最

も毒性の高い元素であると結論している｡

〔食品中の存在量〕

バナジウムが動物にとって必須元素であることが明らかにされ､また大気降下物などか

らの富化もあることから､食品中のバナジウムについても関心がもたれている｡食品およ

び飼料中のバナジウム含量については表2.16.3 (Kabata-Pendias, 2001)と表2.16.4

(IPCS, 1988)に示した｡

バナジウムは油に溶けるので植物油､動物油脂中でやや高い値が報告された(Schroeder

et al., 1963)が､この油脂中でバナジウムが高いということはその後の研究者によって反

論がだされた｡この差は分析法の違いによるもe)であろう(IPCS, 1988)c
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表2.16.3食品および飼料植物中のバナジウム含量(〝gkg"1)

物 部 位 ■ 新鮮物 当たり 乾物 当たり 灰 分 中

コムギ 子実 - 7 ー10

ー トムギ 子実 - 60

マメ類 莱 3●4 -

キャベツ 菓 8 ー

レタス 莱 5●3 280 2800

ニンジン 根 8●8 -

ジャガイモ 塊茎 - 6■4

キュウリ 果実 5■8 56 380

トマト 果実 - 0●5 4 1

リンゴ 果 実 0.01-0.1 8●6 334

チゴ 果 実 - 660

ソラマメ 地上部 140 760 5600

クローバー 弛上部 ー 2 70 0:380 27000

ネ科牧草 茎葉 160-2 30 180-420

茎葉 100-2600

茎葉 く1-9800

Kabata Pendias (2001).

2.16.4食品中のバナジウム含量(〟g kg~1現物)

食品　　　　　　　　　　研究1●　　研究2■　　　研究3●

物　コムギ

コムギ粉

パン

オートムギ

オートミール

トウモロコシ

コーンミール

玄米

精白米

オオムギ

シリアル
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果実　リンゴ

ナシ

バナナ

オレンジ

サクランボウ

アプリコット

モモ

イチゴ 31.4(乾物)

ブルーベリー　　　　　　1.6

0.3

0.2

0.2

1

0.4

0.2

0.2

野菜　ジャガイモ

カブ

ニンジン

ピーツ

ニンニク

タマネギ

リーク

シロインゲン

エンドウ

トマト

キュウリ

カボチャ

スプラウト

カリフラワー

キャベツ

レタス

ホウレンソウ

パセリ

マッシュルーム

ジル

0.8

52

0

0

0.08

21

790

1.2､ 1.9

0.6

2.3､ 2.4

0.6

0.6

0.3

14

0.4

0.3

4

0.5

0.9

0.3

1.0､ 2.7

35

1800(乾物)

50-2000(乾物)

431

肉　　牛肉

ウシ肝臓

豚肉

ブタ肝臓

ブタ腎臓

ベーコン

0.4-1.3

7.3

0.6,0.9

8.4

8.5

5
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ボローニヤ

鶏肉､自

鶏肉､赤身

ニワトリ肝臓

ニワトリ腎臓

8

22　　　　　　1.7

12

37,38

18

魚　　タラ

サバ

マグロ

ロブスター

ホタテ

2.6

28　　　　　　　7.2

3.5

11　　　　10, 3

43　　　　　　5

22

油脂　マーガリン

ダイズ油

コーン油

カボチャ種子油

ブタ油脂

4

1

1　　　　　　　3

0.2

0.2

ナッツ　-イゼル

ピーナツバター　　　　　　　　　　　　44

畜産垂廷晶　　牛乳

粉ミルク

チョコレートミルク

バター

卵白

卵黄身

0-0.i 0.2､ 0.2

0-0.2　　　　25

21

1

0.3 1.8

2.0-3.6

飲み物　　コーヒー　　　　　1.6

紅茶

コ-フ

ピーノレ

ワイン

0.3

1.5

yp

3.5-3.2

*研究1- Soeremark (1967)中性子放射化分析法.

研究2- Myronetal. (1977)原子吸光法.

研究3- Byrne and Kosta (1978)中性子放射化分析法.

IPCS (1988).
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バナジウムの1日摂取量は当然食事の種類､様式などによって異なるが､表2.16.5の推

定がある(IPCS, 1988)c

表2.16.5　バナジウムの1日摂取量

食事の型 摂取量　　　　　溝度　　　1000 cal

〝g日~　　　mg kg　　　当たり〃g

一般型-1

滅コレステロール- 1

減コレステロールー2

多コレステロール

一般型-2

低カロリー

減　塩

ピュレ-

ソフト

13.6

25.6

16.8

30.1

28.0

12.4

15.5

26.0

15.8

0.019　　　　　　4.7

0.034　　　　　　8.8

0.022　　　　　　5.8

0.046　　　　　10.5

0.040　　　　　　9.8

0.029　　　　　10.6

0.028　　　　　　9.1

0.050　　　　　14.1

0.024　　　　　　6.4

Myron et al. (1978). IPCS (1988)より引用.

〔動物における動態〕

バナジウムは少なくともヒナに対しては必須元素であり､ 10J⊥gVkg-　の飼料を給与す

ると羽､尾の成長の遅れなどが認められた(HopkinsandMohr, 1971)t　さらにバナジウム

の欠乏は､実験動物で成長の低下､生殖障害､脂質代謝障害を起させ､ラットに対しては

利尿の促進､ナトリウムの排せつ促進の作用があり､数種の動物の腎臓､脳､心臓のミク

ロゾーム部分のNa(+)-K(+) - ATPア-ゼの阻害があり､いくつかの酵素作用1(例えばATP

ホスフォヒドロラーゼ､リボヌクレア-ゼ､アデニル酸キナ-ゼ､フオスフォフルクトキ

ナ-ゼ､グルコースー6-フオスフアタ-ゼなど)はバナジウム化合物によって阻害される

ことが判明した(IPCS, 1988)ォ

実験動物に対するバナジウムの吸入､経口摂取の場合の毒性については総説がある

(IPCS, 1988)｡V205をラットに0.05-0.5mgVkg-i日~1､80日間経口的に与えた場合､

条件反射を低下させるなどの影響がみられた(IPCS, 1988)｡

ヒトについてバナジウムが必須であるかのデータはなく､機能調節の役割が示唆されて

はいるものの､バナジウムの1日摂取必要量を提起する段階になっていない(IPCS, 1988)<

バナジウムは歯のエナメル質とぞうげ質に存在し､アパタイトのリンを置換しているこ

とは1950年代に注目され､虫歯の減少になるという報告もあったが､その後の追試ではそ

の有益性の証明に失敗した｡飲料水にバナジウムを2 mgL-1添加した試験もあったが虫歯

の予防にはならなかった(IPCS, 1988)｡

バナジウム化合物に暴露された作業者において全身的影響が現われることはまれであり.､
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頭痛､虚脱感､吐気､おう吐､耳鳴りなどの非特異的な徴候も報告されているが､これら

についても影響評価をするためのヒトについてのデータはない(IPCS, 1988),

〔肥料中における存在量〕

リン鉱石中のバナジウム含量は､フロリダ産で56-140 (平均80) mgkg~lなどの分析

例があるが､アメリカ中西部のリン鉱石では1000-2900 mg kg'という高い値となって

いる｡バナジウム含量の高いリン鉱石を使ったリン酸液においてもバナジウム含量は高く

報告されている｡塩基性スラグ(トーマスリン肥)では2000-5000mgkg-1と高い含量とな

っている｡高炉鉱さいでは70-900(平均340)mgkg~1などという分析値がある(Swaine,

1962),

涯青炭および褐炭のフライアッシュ中のバナジウムは､それぞれ290 (99-652)および

209ォ25-268) mgkg-1と報告された(Ainsworthand Rai, 1987)<

ロシアではバナジウムを微量要素として土壌に0.75-1 mg kg-1施用しエンドクの肥料

とする,ことが行われたという報告(Peterburgskij and Tormasova, 1969)があったが､そ

の効果の詳細､現在も実際に施用されているのかなどの情報はない(IPCS, 1988に引用)0
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2. 1 7　亜鉛(Zn)　　原子量-65.37

岩石圏(mgkg~1)

カコウ岩(52)､玄武岩(100)､ケツ岩(120)､石灰岩(20)､砂岩(30)､土壌

(90)､海水(0.0049)､淡水(0.015)

亜鉛の鉱石　閃亜鉛鉱(ZnS)

大気圏　大気(0.03-16000ngm~3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(20-400)､野菜(1-160)､晴乳動物筋肉(240)､晴乳動物骨(75-

170)､海産藻類(6-260)､海産魚(9-80)

集積植物および部位　Caryophyllaceae, Cruci&ae属など､花粉､鞭毛

集積動物および部位　軟体動物､蛇毒､晴乳動物の目および前立腺

必須性　全生物に必須　酵素(ペプチダーゼ､アンヒドラ-ゼなど)､

リボゾームの安定化､ポルフィリンなど

毒性　植物に対しては60-400mgL~1で有害､

ヒトに対しては150-600mg/日で害

水道水質基準1.0mgL~1以下

水質環境基準　0.03mgL　以下(河川および湖沼)､ 0.02mgL~　以下(一般海域)､

O.OlgL~1以下(特別海域)

排水基準　5　mgkg-1以下

総説　土壌･植物　高橋達児(1978)､日本土壌肥料学会(1989)､ Kiekens(1995)､

Kabata-Pendias (200 1), Adriano (200 1)

環境中IPCS(2001)

動物･人間　Schroederetal. (1967)

〔化学的性質および特性〕

亜鉛は遷移元素であり､自然界では単体亜鉛として存在していることはなく､ 2価甲亜

鉛となっている｡無機亜鉛のほかに種々の有機リガンドと結合して錯体を作るが､このよ

うな有機亜鉛は環境中では存在しない(IPCS, 2001)t　金属亜鉛は非鉄金属の中では銅､ア

ルミニウムに次いで多く生産されている｡

塩化亜鉛はマンガン乾電池の電解液に使われ､またその水溶液が金属酸化物を溶かすた

めメッキの際に表面の洗浄に用いられる｡硫酸亜鉛はレーヨン製造工程で液体レーヨンの

凝固に使われるほか､農薬のボルドー液には薬害防止に添加され､また目薬､育児やペッ

ト･家畜用の粉ミルクにミネラル分の強化のために使われるなど､水溶性亜鉛化合物の用

途は広い(環境省環境保健部環境安全課､ 2005)t

これらの製造､使用､廃棄工程から亜鉛は環境(水および大気)に放出される｡汚泥中

には高い濃度の亜鉛が兄いだされ､土壌施用で最も濃度が蓄積しやすいことから､汚泥施
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用土壌の管理基準の対象元素となっている(環境庁､ 1984)c

〔地殻および土壌中における存在量〕

岩石中の亜鉛含量の平均は火成岩75､堆積岩95 mgkg~1である(Bowen, 1979)｡

世界の土壌中の亜鉛含量は表2.17.1に示した(IPCS, 2001)｡またわが国の土壌における

亜鉛含量については環境庁における広範な調査があり表2.17.2に挙げた｡

表2.17.1世界の土壌中亜鉛含量

地域 ●国など Zn 含 量

m e k g - i乾土

備 考 文 献

世 界 10 - 3 0 0 2 0 0 0 点以上

740 2 点

296 点

304 5 点

S w a in e (19 5 5)

世 界 90 (1 - 9 0 0 ) B ow en (1 9 7 9 )

世 界 50 V in o gr a d ov (19 5 9 )

世 界 40 B erro w a n d R ea v e s (19 7 4 )

世 界 5 9. 8 ( 1 . 5 ー20 0 0 U re a n d B erro w (19 8 2 )

カナダ 74 10 - 2 0 0 ) M c K e a gu e a n d W o ly n e tz (19 8 0 )

カナダ′オンクリオ 4 7 .6 * ( 5 - 1 6 2 F ra n k et a l. (1 9 7 6 )

S A 5 4 M cK ea g u e a n d W oly n e tz (19 8 0 )

S A 5 3* (5 -2 6 4) H o lm gr e n et a l.(1 9 9 3)

ドイツ 85 * 7 3 点 ､農耕 地 U B A (1 9 9 4)

イギリス 77 5 - 8 16 7 4 8 点 出ia n o (19 8 6)

イギリス′

スコットランド

ウクライナ

58 < 0 .7ー987 )

14 - 9 5

7 2 5 点 ､83 土壌

断面

3 71 点

B err ow a n d R e a v es (19 7 4 )

G o lo vin a et a l. (1 9 8 0)

ロシア′東欧 平原 25 ー120 V in o gr a d ov (19 5 9 )

中 国 100 9 - 7 9 0 ) L iu e t a l. (19 8 3)

ドイツ′ライン平野 3 - 30 K a u d e r (1 9 8 7)

ドイツ′工業地帯 3 11* U B A (1 9 9 4)

ドイツ′ハルツ 最高 1000 0 汚染地 帯 uran d a n d H offi n eister (19 8 0 )

U S A ′オハイオ

送電塔 の近傍

1 m

■5 m

10 m

50 m

10 7

1 1 4 80

1 0 4 3 1

3 6 2

1 6 0

5 4

10 年 間下水

■汚 泥施 用

4 点(0 - 5 cm )

L e vin e e t a l. (19 8 9 )

J o n e s a n d B u r ge ss (19 8 4 )
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イギリス/

ウェールズ

USA/亜鉛精錬所

風向下方2　km

風向上方10　km

ペルー/亜鉛精錬

所から1 km

同　　13　km

同　35-55　km

亜鉛精錬所(50年)

同　から6　km

SA/アイダホ

イギリス/鉱山ずり山

(緑化地域)

SA/アイダホ

リン鉱石鉱山跡

2923

575

183

16-29

260

80

200 - 29000

1915-2160

443-1112

亜鉛･鉛鉱山

地帯

10-15　cm

鉛精錬所

廃土処理場

10-15地点

Davies and Roberts (1975)

Beyer et al. (1985)

Reifet al. (1989)

Hogan and Wotton (1984)

Ragaini et al. (1977)

ddrews et al. (1989)

Hutchison and WAi (1979)

含量は平均値または中央値(*) :括弧内は範囲.

IPCS (2001).

表2.17.2わが国の土壌中の亜鉛含量(mgkg"1)

中央値 9 5% 値 範 囲

全体 58.0 12 1 3. 4-604

除く樹園地 57.3 118 3.4- 232

水田 56.9 120 ll.8 -2 24

畑 65.4 127 14.7-200

樹園地 71.4 24 1 27.9-6 04

林地 78.9 112 3◆4 - 232

砂丘未熟土 30.0 67.7 16.5-67.7

火山灰土 59.6 132 8.0- 232

褐色森林土 58.9 109 14 .5-273

湿性台地土 50.4 96.9 22.6ー96.9

赤黄色土 52.3 134 3.4-134

低地土 62.4 120 ll.8ー 120

黒泥●泥炭土 46.4 14 5 19.4-145

日本土壌肥料学会(1989).
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わが国の土壌(樹園地は除く)における亜鉛および銅の分布を対数正規確率紙に図示すると

図2.17.1のように直線性がよい分布となる｡すなわち亜鉛､銅ともに対数正規分布をして

いる(越野､ 1991),このような分布の95%値を基にして､環境庁は土壌中亜鉛の管理基

準120mgkg-1を設定した(環境庁､ 1984)｡ただしこの調査においては全国35県のデータ

が使われたが､この調査に入らなかった神奈川県では富士火山灰に由来する非汚染土壌に

おいてすでにこの値を越えていることが明らかになった(岡本ら､ 2002)｡現在の管理基準を

適用すると､このような地域では始めから汚泥を施用できないと指摘されている｡

10　　20　　　　50　　100　　200

元素濃度( me/kg乾土)

図2.17.1わが国の農耕地(樹園地を除く)土壌中の亜鉛および銅の自然賦存量
(環境庁調べから作成:越野､ 1991).
分析点数:亜鉛521､銅520

〔土壌中における動態〕

土壌粒子表面における亜鉛のイオン交換吸着の研究から､亜鉛の大部分は2価イオンと

して存在していると推定された(飯村･伊藤､ 1978)｡

土壌亜鉛と平衡になっている場合の可溶性亜鉛は図2.17.2のようである(Lindsay, 1972)｡

pH 7.7以下ではZn2+が主な形態であり､これ以上では中性のZn(OH)2(aq)が主体となる｡

亜鉛酸イオンとなるのはさらにpHが高い場合であり､しかもpH9以下では量的にも少な

い｡
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�"^^^^^^B^^^^^^Hv

pH

図2.17.2　土壌亜鉛と平衡状態にある可溶性亜鉛(Lindsay, 1972).

このpHの上昇に伴う亜鉛の溶解度の低下は､水酸化亜鉛の溶解度積から予想されるより

も低いpHで生じるといわれている｡これは､ ①炭酸塩など他の難溶性塩類もpHの上昇で

低下する､ ②有機物との錯化合物の安定度がpHの上昇に伴い増加する､ ③鉄･アルミニウ

ム水酸化物との共沈殿が増加するなどの原因によっている(環境庁水質保全局､ 1980a)｡

pHがさらに高くなるとアンミン錯体の生成により再び溶解度が上がる｡これは通常の土

壌条件では生じないが肥料塩に亜鉛を添加した場合などに肥料粒中で起こりうる(後記)0

水田土壌では酸化還元電位の低下して-200 mV以下になると硫化亜鉛が生成し､溶解度

が低下する(飯村･伊藤､ 1978)c　ただし硫化物の生成による溶解度の低下はカドミウムほ

ど急激ではないといわれている｡これは亜鉛その他の重金属の量に比較して硫酸イオンが

不足するためと推定されている(飯村･伊藤､ 1978)｡

リン酸亜鉛も難溶性であるが､その溶解度は図2.17.3に示したように土壌中の難溶性亜

鉛よりもかなり高く､リン酸塩の施用による亜鉛の吸収抑制はあまり期待できない

(Lindsay, 1972) ｡

I
/
l
O
w
'
(
.
j
"
Z
>
0
-
1
-

8　　　　95　　　　6　　　　7
pH

図2.17.3リン酸亜鉛の溶解度と他の亜鉛含有鉱物および土壌中亜鉛の溶解度(Lindsay, 1972).
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かんがい水から供給された亜鉛の大部分は土壌表層数cmにとどまり下層-の溶脱は少

ない｡また水田の水平方向の移動は､水口で最も集積しやすく､水口からの距離に応じて

濃度が低下する傾向が認められている(農林水産省農林水産技術会議事務局､ 1976 :環境

庁水質保全局､ 1980a)ォ

土壌による亜鉛の吸着およびその履歴性は､ pH依存性吸着サイトの数､鉄･アルミニウ

ムなどの水酸化物との相互作用､有機錯体の形成能と安定性などが影響する(Kiekens,

1995)<　亜鉛の吸着性は土壌pHが高くなると増加し､移動性は低下する0

酸性土壌以外で亜鉛の土壌中での移動性は低いため､汚泥を施用した場合も施用位置で

集積する傾向が顕著である｡特に石灰処理汚泥でさま.亜鉛施用量に見合った土壌中集積が認

められたが､高分子凝集剤系の汚泥では土壌酸性化し土壌中での亜鉛移動度が高くなり､

集積は施用亜鉛量よりは低かった(川崎ら､ 1996)ォ　酸性条件､あるいは土性により下層-

亜鉛が溶脱することが推定される｡

〔土壌一植物系における動態〕

亜鉛の植物による吸収､障害の発生濃度､これらに及ぼす要因については大学､国公立

農業試験場などで多くの研究がある｡環境庁水質保全局では土壌汚染環境基準設定のため

の調査(現地およびポット試験､水稲およびオオムギ･コムギ)を行い(環境庁水質保全局､

1980b)､ -また作物影響等に関する参考文献調査をまとめた(環境庁水質保全局､ 1980a)｡さ

らに総合解析調査として最近の参考文献調査が報告された(日本土壌肥料学会､ 1989)｡

植物中亜鉛含量についてデータ集録があり(農林水産技術会議､ 1977)､その復刻版はイン

ターネットでみることができる(農業環境技術研究所インベントリーセンター､ 2006)｡

農林水産省東京肥飼料検査所で行った障害試験については取り纏めがある(永井､ 1973a,

1973b)｡

これまでの研究を概観すると､亜鉛は水稲により比較的よく吸収され､地上部-の移行

も比較的容易であり､銅のように根でとどまる傾向はない｡ただ葉部-の集積はマンガン

ほど著しくない.植物体内濃度は､根>茎>葉鞘>葉身>玄米の順であり､玄米中での演

度上昇はあまり著しくはない｡玄米中ではアリュ-ロン層(糠層)に多く存在するので､玄米

よりも白米で濃度は低下する｡

このような水稲器官別の亜鉛分布は図2.17.4に示した(伊藤･飯村､ 1976)｡
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水耕波中の亜鉛濃ft (mg L~l)

図2.17.4水稲体内における亜鉛の器官別分布(水耕試験) (伊藤･飯村､ 1976).

水稲体内における亜鉛の挙動については小畑(1982)がまとめている｡

畑作物では亜鉛欠乏の研究が多い｡この欠乏はリンの施用によって激化し､植物体内の

亜鉛濃度が低下したために収量も減少する事例がトウモロコシ･ジャガイモなど多くの作

物で認められた(Olsen, 1972),典型的な試験例は表2.17.3に示す(Boawn and Leggett,

1964)｡このためアメリカ合衆国などでは肥料に亜鉛を添加するのが日常的になっている｡

表2.17.3ジャガイモの亜鉛欠乏症の発現､茎での亜鉛濃度に及ぼすPおよびZn施用の影響

施用 量

k g h a "

Z n 施用 量

k g h al l ■

亜鉛欠 乏 茎 中の濃度(m g kg "1) 濃度比

P ′Z nZ n P

■0 0

1.12

正常 10 22 00 220

正常 22 22 00 100

2.24 正常 28 2 300 82

4.48 正 常 23 20 00 87

17.92 正 常 7 1 19 00 27

89 .6 0

1.12

激 甚 8.2 6 200 756

中程度 ll 4 000 36 4

2.24 正 常 10 4200 420

4.48 正 常 2 1 2600 124

17.92 正 常 32 4000 125

359 0

1◆12

激 甚 8●5 13100 154 1

激 甚 9●1 9300 102 1

2.24 中程度 12 5700 475

4.48 正常 12 4900 408

17.92 正常 14 3000 2 14

Boawn and Legett, 1964.
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わが国では岩手のオカボ､トウモロコシなど(関滞ら､ 1973)､北海道のトウモロコシ､

群馬でのコンニャクでの亜鉛欠乏があり､亜鉛入り肥料が実用されている｡コンニャクは

葉中の亜鉛含量は他の植物に比較しても高いのであるが､欠乏症状が現われ亜鉛施用の効

果も高い特異な作物である(小林ら､ 1967)｡また千葉県佐倉市にある利根川からの汝漠土が

入った低湿水田で亜鉛欠乏が報告された(田中ら､. 1969)｡水稲に対する亜鉛欠乏は東南ア

ジアの各地でみられ､酸化亜鉛懸濁液に水稲苗を浸漬したのち移植するなどの対策がとら

れている｡

関薄ら(1973)は亜鉛欠乏に対する感受性を次のように分けている｡

欠乏に敏感　　　　オカボ､トウモロコシ､オオムギ､結球ハクサイ

欠乏に中　　　　　エンバク､ダイズ､アズキ､ホウレンソウ

欠乏に鈍感　　　　ジャガイモ､コムギ､ソバ､ラジノクローバー

〔食品中の含量〕

食品中の亜鉛含量については世界における調査を表2.17.4 (IPCS, 2001)に､またわが

国における調査を表2.17.5 (田中ら､ 1983 :日本土壌肥料学会､ 1989)に示した｡

肉類(特に肝臓中)で亜鉛は多く､また穀物(特にライムギなど)､野菜で多い｡亜鉛汚

染土壌では葉菜類の亜鉛が高くなりやすく､レタスで301 mgkg-1という高い値が報告さ

れた事例がある(非汚染土壌では77 mg kg- ) (Machholz and Lewerenz, 1989: IPCS,

2001),

食品を加工すると亜鉛含量は変化し､多くは減少する｡例えばホウレンソウは冷凍と解

凍の間に亜鉛含量は20%低下した｡またコムギ粉の製粉の間に亜鉛の80%が除去された｡

亜鉛メッキ容器に酸性の食品を貯蔵したときに亜鉛濃度が増加した例もある(IPCS, 2001)(

表2.17.4世界の食品中の亜鉛含量(me kg-1現物中)

食　品　　　　平均値　　　　範　囲 食　品　　　　　　　　　平均値　　　　　範　囲

肉類

牛肉　　　　31.7　　　　　25.9-42.1

羊肉　　　　31

豚肉　　　　19

肝臓

腎臓

鶏肉　　　　8.5

肝(鶏)　　32

七面鳥　　　　20

鶏卵

14-61

44(辛) -84(子牛)

3.7C豚)-28羊)

17-23

8-20

ベリー　　　　　　0.8(ブドウ　ー　　　2.5(クランベリー)

異国果実　　　　　0.8(マンダリン　　　　ー9(グアバ)

ナッツ　　　　　　　5(ココナッツ　　　ー48カシュウナッツ)

10-30

葉菜類　　　　　13(ルバーブ　　　ー140(タマネギ)

根菜類　　　　　2.7 (ジャガイモ　　　ー170 (タロイモ)

マメ　　　　　　124(チックピーン) -550マンゴーピーン)

油料作物

海産魚 5(タラ) -14(イワシ)

ニンジン

トマト
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1.6-15

35-69

10-22

Scherz et al. (1986): IPCS ( 2001).

表2.17.5わが国の食品中の亜鉛含量(mg kg-1現物中)

食 品 亜鉛含 量 食 品 亜鉛含 量

ハクサイ 3 ●7 ミカン 0 ●9

ホウレンソウ 11.7 リンゴ 0 ●4

レタス 2 ■5 ナヾナ 1●8

キュウリ 2 ●1 ゴ マ ■ 7 4 ◆ 5

カボチャ 2 ●7 アズキ 28.3

トマト 2 ●1 ダイズ 43.3

ニ ン ジ ン 6 ● 2 ソラマメ 29.6

ダイコン 3●7 中力粉 8●3

サツマイモ 2■1 ソバ粉 28.3

田中ら(1983)/日本土壌肥料学会(1989).

238



亜鉛の1日当たり摂取量は食習慣に影響され国によって異なっている｡対象となるヒト

の年齢､性別によって､また食品中の可給性などによって影響される｡世界各国における

推定は表2.17.6に挙げた(IPCS, 2001),

この表にあるように､乳児･子供(11歳まで)で5.6-10､少年(12-19歳)で12.3-

13.0､成人(20-50歳)で8.8-14.4mg日~1が摂取量である.わが国での推定値は9.7 (2.9

-41.5)mg日~1であり(田中ら､ 1983)､世界各国の値に近かった｡

表2.17.6　亜鉛の1日摂取量の推定

国 対象 m g 日ー1 文 献

オーストラリア 成人男性 (18 ー60 歳以上) 12.8

成人女性 (18 - 6 0 歳 以上) ll.2

ドイツ 成人 (25 ー34 歳 ) 8.9 a n D ok k u m (1 9 9 5 )

L a ry ea et al. (1 9 9 5 )

同 (35 - 4 4 歳) 9●2

同 (45 ー54 歳) 9●2

子供 (4 ー9 歳) 5●3

ンド 8●0

16. 1

P fa n n h au se r (1 9 8 8 )

d ria n o (19 8 6 )

オランダ 男子 (4 - 10 歳) 7●7 V a n D o k k u m (19 9 5 )

女子 (4 - 10 歳) 7■1

成 人男子 2 2 - 5 0 歳) 12. 1

成 人女子 2 2 - 5 0 歳) 9●7

ニュージーランド 成 人男子 (15 - 6 5 歳以上) 13 L IZ (19 9 2 )

成 人女子 (15- 6 5 歳以上) 9

アイスランド 男 子 (8 - 12 歳) 10.1 a n D o kk u m (19 9 5 )

女 子 (8 - 12 歳) 8●9

成 人男性 (2 5一40 歳) 14. 4

成 人女性 (2 5- 4 0 歳) 9●4

ギリス 成 人男性 10.5 - ll . 6 G re go ry e t a l. (19 9 0)

成 人女性 8●3ー8●5

子供 1.5 - 4 .5 歳 ) 4. 3 -4 . 8

S A 成 人 (20 - 8 0 歳 以上) 8.8 - 1 2 .4 P en n in g to n b t a l. (19 9 5)

乳 児 (2 - 11 か月) 6●0 A la im o e t a l. (19 9 4 )

子 供 (3 - 11 歳) 8.0 - 1 0 .0

子 供 (12 - 19 歳 ) 12 . 3 - 13 . 0

U S A 乳児 5.6- 6 . 3 S an d ste a d a n d
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IPCS, 2001.

〔動物における必要性と毒性〕

亜鉛は人間･動物にとって必須元素である｡酵素の補因子として働き､タンパグ質･核

酸の代謝に関わっている｡欠乏すると成草の阻害や停止､生殖機能不全､味覚障害､皮膚

や粘膜の障害(腸性肢端皮膚炎)などが起こる｡子供の発育に関係するので関心は高い｡

最近注目されているのは､亜鉛の発ガン性抑制効果であり､亜鉛により誘導されたメタ

ロチオネインがカドミウムによる発ガン性を減少するという｡また亜鉛自体の発ガン性に

ついては否定的な見解がある(及川･川西､ 1995)ォ

一方､過剰になると銅の吸収を阻害するおそれが指摘されており､許容摂取上限は1日

当たり30mgとされている(環境省環境保健部環境安全課､ 2005)ォ

〔肥料中における存在量と動態〕

わが国では肥効発現促進材として亜鉛は扱われ､肥料の主成分とはなっていない｡しか

し上記のようにアメリカ合衆国などではトウモロコシなどの主力作物に亜鉛欠乏が多発し､

その施用効果が高いことから､肥料に様々な形態の亜鉛が添加されている(Murphy and

Walsh, 1972)c

炭酸亜鉛(ZnCOa)や水酸化亜鉛〔Zn(OH)2〕は土壌中の亜鉛に比較すると溶解度は105

のオーダーで高いので､土琴に施用しても植物に吸収されることが予測できる(Lindsay,

1972)ォリン酸塩に混入した場合にはリン酸亜鉛が生成するが､この場合の溶解度はすでに

図2.17.3に示したように土壌亜鉛の溶解度よりも相当に高く､亜鉛肥料として有効である

(Lindsay, 1972)｡実際､リン酸亜鉛を施用した試験で効果が認められた(Allen and

Terman, 1966) c

また硫酸アンモニウムに亜鉛を混入すると肥料中でアンミン錯体などを作り､土壌pH

が中性以上になると溶解度が土壌亜鉛の濃度以上になる可能性がある(図2.17.5､ Lindsay,

1972)｡
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図2.17.5　水酸化亜鉛(圃相)が沈殿する肥料の反応ゾーンにおける亜鉛の溶解度に及ぼす

硫酸アンモニウムの影響(Lindsay, 1972).

このように亜鉛の添加はアメリカでは広範囲に行われているが､.その供給源として亜鉛

精錬残さが多量に用いられ､そのため共存するカドミウムが高くなる事例があり､問題に

なっている(6.1章参照)0

わが国でも北海道などのトウモロコシ､群馬県のコンニャク､各地の野菜･果樹などの

肥料に亜鉛の添加が行われていることはすでに述べた｡また牧草の大部分で亜鉛含量は飼

料としての必要量を満たすのには不足していると指摘されている(高橋(逮)､ 1978)c　亜鉛

の施用量としては10-30kgha-1である(関滞ほか､ 1973:高橋(逮)､ 1978)｡

わが国では肥料の主成分としては認められていないので公定規格はないが､肥効発現促

進材として使われており､材料の種類･量などについてチェックされている｡リン酸肥料

などの場合に準じてカドミウム含量についてもチェックしており､アメリカのようにカド

ミウムが高濃度な材料の混入の可能性は低いと考えられる｡

亜鉛は下水汚泥などでの含量が高く､また汚泥の施用で最も土壌中濃度が上昇しやすい

ため､施用土壌の管理基準が設定されている｡家畜排せつ物中でも亜鉛含量は高いことが

あり､特に豚および鶏の排せつ物中で多い｡養豚飼料-の亜鉛添加量については平成10年

に上限が通達で指導されている(農林水産省畜産局長､ 1998)｡すなわち飼料-の亜鉛の添

加量を晴乳期子ブタ育成用には120mgkg~1､子ブタ育成用には55nagkg.-1､肉豚肥育用

および種豚用には50 mg kg-1を上限とすることにした(農林水産省畜産局流通飼料課長､

1998),

わが国の農耕地における化学肥料および家畜排せつ物に由来する亜鉛の収支について推

定がある｡これによると亜鉛および銅とも施用量が作物による吸収量を上回り､土壌中で

集積する可能性を認めた｡しかしこの推定では亜鉛の過剰が亜鉛の管理基準を上回るのに

は190年以上かかると推定された(Mishimaetal., 2005)<
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2. 18　自然放射性物質(NORM)

ウラニウム(U)　　原子量-239.03

岩石圏(mgkg-1)

カコウ岩(4.4)､玄武岩(0.43)､ケツ岩(3.7)､石灰岩(2.2)､砂岩(0.45)､土

壌(2)､海水(0.0032)､淡水(0.0004)

ウラニウム鉱石　uraninite (まれ)

大気圏　大気(0.02ng,/m3)

生物圏(mgkg~1乾物中)

陸上植物(0.005-0.04)､野菜(0.01-0.06)､晴乳動物筋肉(0.0009-0.003)､

晴乳動物骨(0.00016-0.07)､海産藻類(0.4-0.9)､海産魚(0.04-0.08)

集積植物　Coprosma arborea, Uncinia leptostachya?属などl

毒性　ラットに対しては36mg日~1で致死

総説　土壌･植物　Edwardsetal. (1995), Kabata-Pendias(2001)

環境中IPCS (1988), Hofmann et al. (2000)

リン酸肥料IAEA(2005)

〔用語･単位の簡単な解説〕

NORM (naturally occurring radioactive materials)自然起源の放射性物質で､定義とし

ては｢自然に存在する放射性核種を含み､それ以外の放射性核種について有意な量を

含まない物質｣である(IAEA, 2005a:放射線審議会基本部会､ 2003)｡

TENORM (technologically enhanced naturally occurring radioactive materials)工業的

な物理､化学および熱処理によって､放射性核種における自然的平衡が乱されて､も

との量よりも増大する物質(Van der Steen andVan Weers, 2004)c

放射能　次の2通りの意味で用いられる｡

1)単位時間当たりの放射性壊変数を示し､その単位はベクレル(Bq)である｡

2)放射性物質が放射線を放出する性質｡

比放射能(specific radioactivity)　放射性同位元素を含有する物質の単位質量当たりの放

射能の強さを表す｡単位はBqkg ｡

ベクレル(Bq)放射能の強さを表す単位｡ lBqは1秒間に1個の原子が崩壊する時の放

射能の強さ｡

キュリー(CO　放射能の強さを表す単位1Ciは1 gのRa-226と平衡にあるラドンの

量である｡現在はSI単位系のベクレルに変えられており､ Ciはその補助単位としての

使用が認められている1Ci=3.7 × 101"Bq｡

シーベルト(Sv)等価線量と実効線量に用いられるSI単位1Sv=1Jkg~1｡

等価線量(equivalent dose)放射能が人体に与える影響の程度を表す値であり､人体の臓

器や組織が吸収した線量が基本となる｡放射線の種類やェネルギ一によって人体に対
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する影響が異なるので､放射線の種類･エネルギーによる影響を補正するたりの放射線

荷重係数を掛けて算出する｡放射線荷重係数は､ベータ線､ガンマ線､ Ⅹ線は1､中性

子線は5-20､アルファ線は20となっている｡単位はシーベル_ト(Sv)ォ

等価線量-臓器･組織の平均吸収線量×放射線荷重係数

実効線量(effective dose)放射線の影響が現われる確率は､人体が受ける被ばく線量とと

もに増加するが､同じ線量であっても全身的な被ばくか部分的な被ばくか､また被ばく

した臓器の種類によって異なる｡そこで被ばくしたすべての臓器の等価線量にその臓器

についての組織荷重係数を掛け､これを全身について合計した値をいう｡

実効線量- ∑WTXHT

ここでWT-臓器Tの組織荷重係数､ HT-臓器Tにおける等価線量

組織荷重係数は､例えば生殖臓器0.2､骨髄､肺､胃などは0.12､肝臓0.05､皮膚は

0.01となっている｡単位は等価線量と同じで､シーベルト(Sv)｡

自然放射線の強さ　自然界にある自然放射線はヾ大地からの放射線､宇宙からの放射線(辛

宙線)､食物から取り込む放射線､呼吸によって取り込む放射線の4種に分類される｡

これらを合計すると､一人のヒトが1年間に受ける自然放射線の量は約2.4mSv (世界

平均)となる｡

大地からの放射線　世界平均は約0.48mSv,/年｡土壌や岩石にはウラン､トリウム､カリウ

ム･40などの自然放射性物質が含まれており､これらから受ける放射線の量は地域によ

って異なり､日本では関東よりも関西のほうが多い｡ブラジルのガラパリ地方では10

mSv件､インドのケララ地方では3.8mSv/年のように非常に多い地域がある｡

宇宙からの放射線(宇宙線)　世界平均は約0.39mSv/年｡

食物から取り込む放射線　世界平均は約0.29 mSv,/年｡この代表的なものはカリウムー40

の放射線である.このような放射性物質の一部は排せつされるが､一部は体内に残る

ため体内から放射線を受けることになる｡ただカリウム-40は､量は多いが｢本質的に

制御不可能な線源であり､規制手段の範囲から除外する｣ことになっている(ICRP,

1990 :放射線審議会基本部会､ 2003),

呼吸によって取り込む放射線　世界平均は約1.26mSv/年｡大気中にはウラン､トリウムな

どから生ずるラドンなどのガス状の放射性物質が混入しており､これらを呼吸するこ

とによって体内に取り込まれ､肺などが放射線を受ける｡

BSS　国際原子力機関(IAEA)が1996年に示した｢電離放射線に対する防護と放射線源の

安全のための国際基本安全基準をいう(IAEA, 1996)｡微量のNORMを含む物質を扱

う操業や貯蔵の際における作業者の被ばくもこのBSSで決められている免除レベルを

超えている場合には職業被ばくとして管理することが国際放射線防護委員会(ICRP)

によって提案されている(ICRP, 1991)(

この解説は､ ｢用語解説｣ (放射線審議会基本部会､ 2003)､改定｢IAEA安全性用語(2005)
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(IAEA, 2005a)､放射線の基礎知識(2005)などを参考とした｡

〔化学的性状および特性〕

アクチニド属の元素として自然界に多く安定に存在するのはウランとトリウムであり､

他の元素はプルトニウムの核分裂などによって生ずるものである｡ウランの同位元素とし

ては238{Jと235Uの2種類､トリウムは232血の1種類が自然界に存在する｡ 238Uの相対

存在比は99.275%であり235Uは0.72%である｡

238Uはウラン系列でアルファ壊変し234Thとなるが､この際の半減期は45億年と長いた

めに放射能の強さは弱い　234Thは半減期24.1日でベータまたはアルファ壊変し226Raと

なる　226Raは半減期1600年でさらにアルファ壊変し222Rnとなる　222Rnは気体なので

大気中に拡散し､半減期3.8日で210Pbになり大気降下物となって地表に降りてくる　238U

の半減期に比較すると226Raの半減期は短いので､226Raの存在量は238JJの量によって決ま

り平衡状態になっており､また222Rnの量も決まることになる｡セッコウのウランが問題に

なるのは､セッコウボードからのラドンのために密閉室内(例えば地下室など)でのヒト

の吸入が増加するのではないかと危倶されるからである｡

232Thはトリウム系列で壊変(半減期139億年)して228Raとなり､さらに228Thなどを

経て最後は208pbを生成する｡ 232Thはウランに比較して土壌などでの存在量は少ない｡

表2.18.1土壌中の主な自然源放射性核種の性質､給源および濃度

放射性 相 対存在 半減期 壊 変形式 土壌 中濃度

核種 比 % * B q kg一 m e kg "

ーK 0 . 0 1 1 7 1 3 億年β( 電子捕獲) 4 20 (4.2 -1 2 0 0 ) 1.6 4

7 R b 2 7 . 8 3 4 8 0 億年β 140 (20 -5 6 0 ) 4 2

34U 0 .0 0 5 4 2 4 万年 α(ウラン系列) 26 (9-1 2 0 ) ▲00 011

235U 0 .7 2 億年 α(アクチノイド系列) 1 . 2 0 . 0 1 4

38U 9 9 .2 7 5 4 5 億 年 α(ウラン系列) 24 (8-110 ) 1.9 9

230Th 万年 α(ウラン系 列) 100 - 16 0 0 0 ) '

232T h 1 0 0 14 1 億年 α(トリウム系列) 37 (4-7 8 )

226R a 16 0 0 年 α(ウラン系列) 30 7 -18 0 )

10P b 2 2 年 β(ウラン系列) 75 -63 0 0 *

210p o 1 3 8 日 α(ウラン系列) 8-220

* 1点の異常土壌750-3000 Bq238U kg"1.

Bowen (1979)および結田(1997)より抜粋.
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アクチニド属ではないが肥料に関係する放射性核種にはカリウム･40とルビジウム･87が

ある｡ただしカリウムー40は前記｢用語の解説｣にあるように､本質的に制御不可能な線源

であり､ NORMとして規制手段の範囲から除外することになっている｡

土壌中に存在する放射性核種の主なものは表2.18.1に示した｡土壌中に存在する放射能

が高いのはカリウムー40であり､平均420Bqkg"であり､次いでルビジウムー87の132

Bqkg-1である｡それらに比較するとウランー238は24Bqkg-1と少ない｡

〔地殻および土壌中における存在量〕

地殻中のウランの平均含量は2.4､堆積岩3.1､土壌2(0.7-9)mgkg~1である(Bowen,

1979),この数字が示すようにウランの存在量は案外に多く､カドミウム､水銀､セレンよ

り多く､ヒ素､モリブデンなどと同程度である｡ウランー238､トリウムー232､カリウム

ー40はいずれもケイ素と同じような行動をする親石元素であり､酸性岩石で含量が高く超

塩基性岩では低い｡わが国でウランを産出するのはペグマタイト鉱床に伴うもののほか､

ウランを含む鉱石が堆積した鉱床(新第3紀層の鉱床として人形峠鉱床が注目された)な

ど種々のものがある(小関､ 1963)｡

土壌中のウランは場所により変動が大きいが､ウラン鉱床がある地帯の下流で高いこと

があり､わが国では中国地方などを含む西日本では東日本の土壌より高いといわれている｡

世界の土壌中のトリウムおよびウラン含量の測定例は表2.18.2に示した｡

表2.18.皇世界の土壌中(表土)におけるトリウムおよびウラン含量(mgkg~l乾土)

国名 ■ トリウム含量
■ウラン含量

文 献

平均 範囲 平均 範囲

ブル ガリア 9. 33 . 6 - 1 7 . 8 N a id en ov a n d T ra v e si (19 7 7)

ブラジル - 76; 9 6 * L in sa la ta e t a l. (19 8 5 )

カナダ 8. 0 4 . 2 ー1 4◆1 1. 2 2 0 . 7 2 - 2 . 0 5 K o o n s a n d H elm k e (19 7 8 )

イギリス 10 .5 2 .60 U re a n d B a co n (19 7 8 )

ドイツ 8. 0 0 . 4 - 1 5 . 0 0.42- ll.02 F lem in g (19 73 )

ンド ll.0 G osw a n i e t a l.(19 7 7)

クリア 3.17 1.5 -8 B in i e t a l. (19 8 8 )

ポーランド 3 . 4 1 . 4 - 7 . 2 0 . 7 9 0 . 1 0一2.3 3 J a w o row sk i a n d G rzy b o w sk a (1 9 7 7)

U S A 7 . 6 2 . 2 - 2 1 . 0 3 . 7 0 0 . 3 0 - 1 0 . 7 0 S h a ck le tte a n d B o er n g e n (19 8 4 )

S A ′アラスカ 6.1 < 1 .6 -7 6 2 . 3 < 0 . 2 2 - 4 5 G o u g h e t a l. (19 8 8 )

ロシア 13 .4 3◆8 W a ga n ov a n d N izh a ra d z e (19 8 1)

Kabata-Pendias (2001).
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〔土壌中における動態〕

ウランおよびトリウムは自然界では+4または+6の原子価で存在しているC岩石の風

化過程でウランは､主として有機物との複合体を作り､これは溶解性が比較的高く可動性

である｡

土壌中においてウランおよびトリウムは､ UO22+､ Th4+の加水陽イオンとして存在してお

り､異なったpHでのこれらの溶解性が支配されている｡有機酸による溶解もあるが､一方

では難溶性のリン酸塩や酸化物の生成､あるいは土壌による吸着により溶解性は低下して

いるとも指摘されている(Harmsen and de Haan, 1980: Kabata-Pendias, 2001)ォ

土壌中でのウランの挙動には微生物の関与も重要であると指摘されている｡ある微生物

は､その体内に周辺土壌よりも300倍も高い濃度でウランを集積している｡有機物との結

合により､石炭あるいは泥炭にウランの集積がみられる(Kabata- Pendias, 2001)<

全般的に土壌中におけるウラン動態に関しての情報は多くない｡

〔土壌-植物系における動態〕

ウラン集積土壌から植物､あるいは食品-のウランの移動は環境科学的には重要な課題

であるが､現在までのところほとんど情報はない(Kabata-Pendias, 2001)c

ウラン含量の高い土壌ではある種の植物においてウラン濃度が100倍も高いことがあり､

またCoprosma australis (アカネ科)の葉にはウラン-タンパク質複合体があり､根の先端

ではウラン化合物のautunite 〔Ca(U02,PO4)2 - IOH20〕が検出された(Timn, 1977:

Kabata-Pendias, 200 1)｡

このような植物も存在するが､一般の農作物ではウランはほとんど吸収されないようで

ある　Bowen(1979)は陸上植物の平均値(乾物中)としてウラン0.005-0.04mg kg-1､

トリウム0.03-1.3mgkg"としているが､ Lauletal,(1979)はトウモロコシ･ジャガイモ

中(乾物)でウラン0.0008mgkg" ､トリウム<0.0005-0.02mgkg-1と含量を報告して

いる｡

コケでは農作物よりも含量は高そうで､ウラン0.005-5.4 (平均0.07)mg kg~1､トリウ

ム0.0028-5.1 (平均0.05) mg kg-1とノルウェイで報告されている(Berg and Steinnes,

1997)｡

アメリカにある4か所の長期連用試験圃場における土壌と作物中の放射性核種の濃度が

調べられ､肥料の影響が明らかにされた｡結果は表2.18.3に示した(Mortvedt, 1991:

Mortvedt and Beaton, 1995)｡この表にあるMo汀ow Plotsについては第2.4章で解説

(Odell, 1982)した｡

この表では無リン酸区を対照とし､ TSP区(重過リン酸石灰連用)の作物と土壌を比較

した｡トウモロコシ､コムギ､ダイズ､チモシー乾草においてはリン酸連用により放射性

核種濃度は変化がなく､土壌ではわずかに上昇がみられる場合もあるが､逆に減少したケ

ースもあり､明白な影響はみられなかった(Mortvedt andBeaton, 1995)c

ベルギーにおいては､秋播きコムギに対してリン酸肥料14または56 kg P ha-1を11
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年間連用した場合､いずれの試験区においてもコムギ子実およびワラの226Ra含量には統計

的な差はなかった(Kirchmann et al., 1978)c　土壌中のリン酸肥料由来の226Raは土壌表

層20cmの全226Raの0.24または0.96%にしか相当しなく､肥料の有意な影響はないと結

論した｡

表2.18.3長期連用試験試験圃場における収穫作物と土壌中における放射性核種の濃度

I 料 U 濃度 (m g kgー1) 226R a 濃度佃q kgーl)

T h 濃度 (m g k g "

1)

対照区 T S P 施用区 対照区 T SP 区 対照区 T SP 区

リノイ大学 M orrow P lots

トウモロコシ子実 0 . 0 1 0 . 0 1 0 . 7 0 . 4 0 . 0 1 0 . 0 1

土壌 1.40 1.30 22▲ 3 1.1 2 . 9 0 ◆8 0

ミズーリ大学 Sanb orn P lots

トウモロコシ子実 0 . 0 1 0 . 0 1 0 . 4 0 . 4 0 . 0 0 0 . 0 1

コムギ 子実 0 . 0 0 0 . 0 1 1.5 2 .6 0 . 0 2 0 . 0 0

チモシー 改革 0 . 0 4 0 . 0 6 1 . 5 2 . 6 0 . 0 2 0 . 0 0

土壌 1.70 1.50 2 2 . 6 2 0 . 7 4 . 6 0 4 . 2 0

オクラホマ'IM立大学 M agru der P lots

コムギ 子実 ■ 0ー0 1 0 .00 0 . 4 0 . 4 0 . 0 1 0 . 0 1

コムギ ワラ 0 . 0 2 0 . 0 3 0 . 7 1 . 1 0 . 0 1 0 . 0 1

土壌 1 . 3 0 0 . 6 0 1 6 . 7 1 7 . 0 4 . 0 0 2 . 1 0

アラバマ州オーバン大学

トウモロコシ子実 0.0 1 0.0 1 0 . 7 0 . 4 0 . 0 1 0 . 0 1

トウモロコシ 菓 0 . 0 1 0 . 0 1 1.l l.1 0 . 0 1 0 . 0 1

ダイズ 子実 0 . 0 1 0 . 0 1 0 . 7 0 . 7 0 . 0 1 0 . 0 1

土壌 O . o r 1 . 1 0 1 3 . 0 1 8 . 5 3 . 0 4 3 . 0 3

*原著のままであるが､この値は低すぎ(1前後のはず)誤りと思われる･

Mortvedt and Beaton (1995).

〔食品中のウラン含量〕

上述のようにウランは植物が吸収することはなく､食品中の存在量も少ない｡食物から

取り込む放射線の量は世界の平均として約0.29mSv件と推定されており､しかもその大部

分はカリウム-40に由来するもの(放射線の基礎知識､ 2006)であり､ウランが問題にな

ることはない　Bowen(1979)は､生物における平均値(mgkg x乾物)として､陸上植物

0.005-0.04､野菜0.01-0.06､晴乳動物筋肉0.0009-0.003､晴乳動物骨0.00016-0.07､
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海産藻類0.4-0.9､海産魚0.04-0.08の値を挙げている｡

わが国で報告されている食品中のカリウム-40に起因する放射能は表2.18.4､主な

NORMの放射能は表2.18.5､また諸外国で報告されたNORMの濃度が高い事例を表2.18.6

にそれぞれ示した｡

表2.18.4食品中のカリウムー40に起因する放射能(Bqkg~1)

食 品 ▼ 放射 能 食 品 放射能

干しコンプ 2000 魚 100

干 しシイタケ 700 牛乳 50

お茶 600 コメ 30

ドライミル ク 200 食パン 30

生ワカメ 200 ワイン ■30

ホウレンソウ 20 0 ピー′レ 10

牛 肉 10 0 日本酒 1

放射線医学総合研究所資料(原子力百科事典､ 2006).

表2.18.5主なNORMの標準的な放射能(mBqkg~l現物当たり)

食草 R a -2 26 P b-2 10 P o-210 T h -232 R a -2 28 T h -228

牛乳製品 40 60 0.3 0.3

肉製品 15 80 60 10

穀物製品■ 80 10 0 100 60

葉菜 50 30 30 15 40 15

菜●果実 30 25 30 0 .5 20 0 .5

魚製品 100 200 2000

原子力百科事典(2006).
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表2.18.6 NORMが高い食品の事例(mBqkg-1現物当たり)

食 品 国 核種 最小 最大 単純平均

牛乳 ■ ブラジル R a-2 2 6 2 9 2 10 10 8

P b -2 10 6 0 4 5

鶏 肉 ブラジル R a -2 2 6 3 7 16 3 8 6

R a -2 2 8 1 4 1 3 5 5 2 6 2

牛肉 ブラジル R a -2 26 3 0 5 9 4 4

R a -2 2 8 7 8 11 1 9 6

肉 ブラジル R a ー226 2 2 1 3

R a -2 2 8 9 3 1 3 7 12 1

トナカイ肉 スウェーデン Pb -2 10 4 0 0 7 0 0 5 5 0

P o -2 1 0 11 0 0 0

穀 物 インド R a-2 2 6 5 1 0 17 4

T h -2 2 8 5 5 9 0 5 3 6

トウモロコシ ブラジル R a-2 2 6 70 2 2 9 11 8

P b -2 10 1 0 0 2 2 2 1 4 4

コメ 中国 R aT2 2 6 2 5 0

P b 一2 10 5 7 0

緑黄野菜 インド R a-2 2 6 3 2 5 2 12 0 1 1 10

T h -2 2 8 3 4 8 5 1 8 0 16 7 0

ニンジン ■ ブラジル R a-2 2 6 3 2 9 4 8 5 4 11

P b -2 1 0 2 18 3 18 2 5 5

根菜 ●塊菜 インド R a-2 2 6 4 7 7 4 7 8 0 14 9 0

T h -2 2 8 7 0 3 2 4 0 0 2 1 7 0 0

果実 インド R a -2 2 6 1 3 7 6 8 8 2 9 6

T h -2 2 8 5 9 2 19 0 0 2 5 9 0

原子力百科事典(2006).

〔動物における動態〕

これまでの知見から､肥料-土壌-植物-食品のルートでの放射線量の増加はほ

とんど考えられない｡肥料とウランの関連で問題になるのは､肥料製造､取り扱いの際の

照射である｡

ウランの毒性試験としてはラットを用いた飲水投与試験で､最低用量で腎毒性がみられ

た(Gilman, 1998:環境省､ 2003に引用)ことから二LOAELO.06mgkg-1日~1に不確実

係数100を適用し､ TDIを0.0006mgkg~1日~1とした｡このTDIに水の寄与率10%､体
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重50kg､飲用水量2L日~1として水の環境基準の指針値を0.002mgL~1とすることを提

案している(環境省､ 2003)｡

職業的な許容暴露量(医業技術者など)は20 mSv年-1であり､ 1-6 mSv年~1では･

暴露量を減らす操業的対策は考慮する必要はあるが､特に暴露を増加させないための防護

的対策は必要としない｡一般大衆-の暴露量の上限はImSv年~1であり､これ以下では特

に作業者に予防措置は必要ない(EU, 1996, 1997)c

` NORMの規制は複雑であり､基準の考え方も難しい｡対象とする工業が多種多様であり､

不適切な規制では全体としてリスクの減少にならない場合もある(VanderSteenandVan

Weers, 2005)<化学工業におけるNORMのECにおける規制の解説があり(Ho血Iannet al.,

2000)､リン酸肥料工業やリン酸セッコウについて直接のガンマ照射による線量､ダストの

吸入､トラック運転手が受ける線量､肥料積み下ろしの際の照射､肥料の使用時の照射線

量などについても詳しく計算している｡リン酸工業における放射性からの保護および放射

性廃棄物の処理については詳細な解説がIAEAによっ'て草案として提起されている(IAEA,

2005)ォ

〔リン酸肥料中での存在量〕

リン鉱石中のウラン､ラジウムおよびトリウム含量とその照射の危険性については

Menzel (1968)の報告があるO彼が報告した各種リン鉱石中の含量は表2.18.7に示したO

表2.18.7　世界のリン鉱石中のラジウム､ウラニウムおよびトリウム含量の中央値

リン鉱 石とその起源 ●採取年 試料

点数

R a ★ U T b

n g k g ' m g k g m g k g

フロリダ lan d p eb b le 19 2 9 -3 5 ll 7 3 2 0 8 14

フロリダ lan d p e b b le 19 3 9 4 7 4 2 2 2 1 1

フロリダ lan d p e b b le 19 4 6 5 5 14 5 3 14 8 1 3

フロリダ lan d p e b b le 19 5 9 -6 4 12 4 3 12 7 1 7

フロリダ 80R p h osp h a te 19 2 7 ー4 5 7 3 1 10 2 1 9

フロリダ 廃 水池など 19 2 8 -4 3 9 2 1 76 1 7

テネシー b row n ro ck 19 2 7 -3 5 17 l l

テネシー b row n ro ck 19 3 9 8 1 3

テネシー b row n ro ck 19 4 4 -5 5 3 1 0 ▼

テネシー b lu e ro ck 1 9 2 6 -3 0 3 1 6

テネシー w hite ro ck 19 3 0 3 6 4 1 0

テネシー リン酸 質石灰 岩 192 6 -2 9 3 3 8 2

南カロライナ 192 7 -3 7 l l 1 3 3 3 9 9 19

北カロライナ 195 7 -6 4 3 18 7 9
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ア｣ カンサス 19 3 8 13 1 1 3 0 1 3

クラホマ 19 3 2 ー4 1 5 1 0 2 5

モ ンタナ 19 3 0ー5 3 10 4 1 1 14

アイダ ホ 1 9 2 8 -5 5 5 4 9 1 5 1

ワイオ ミング 19 2 9 -6 1 4 6 2 1 8 3 12

ユ タ 19 3 6 -6 1 9 50 1 2 8

そ の他 の アメリカ および カナダ 1 9 2 7 -6 2 1 0 12 10

キ シコ■ガテマ ラ 1 9 5 3 -6 2 5 12 2 7

西 インド諸 島 19 4 4 -5 1 1 2 1 4

キユラソウ 19 2 9 -4 8 9 14

ベ ネズエ ラ 19 5 3 -6 0 4 2 7 7 2 1 2

ベ ル ⊥ 洗 浄 リン鉱 石 19 6 1 -6 4 7 2 2 10 6

ペ ル ー 選 鉱 リン鉱 石 19 6 1 7 3 8 16 7 1 1

ブラジル O lin d a 19 5 1 6 0 4 9 6 2 7 4 4 0

ブラジル アパ タイト 1 9 4 9 -5 1 6 3 5

チ リ●エ クア ドル 19 4 5 -5 5 9 1 3 6

モ ロッコ 19 37 -4 3 5 4 6 14 1

アル ジェリア 1 9 2 7 -3 6 12 3 1 10 4 14

チュニジア 19 2 7 -5 5 6 1 4 4 8 2 3

エジ プト 1 9 36 -3 7 6 3 7 12 2

セネガル ●その他 ア フリカ 19 4 9 -6 3 6 3 7 10 7 17

ペ イン ●その 他 西 ヨー ロッパ 19 2 7 -3 6 5 0 5 4

ロシア ●ポ ーランド 19 30 -3 6 5 1 5 5 0

ロシア アパ タイト 19 3 2 -4 3 5 2 3

ヨル ダン ●トル コ 19 5 6 -6 3 6 2 5 4 8

インド■中 国 ●東 南 アジア 19 4 7 -6 2 5 12

クリスマス 島 19 2 5 -6 0 5 2 7

ナ ウル 島 1 9 25 ー3 7 4 2 3 6 5

オー シャン島 19 2 5 -3 7 5 3 2 9 8

マカテア 島 19 3 0 -37 3 3 2 10 1

オー ストラリア ●そ の他 の 島 19 2 9 -3 7 6 11 3 0

セー シェル グアノ 19 3 1-3 5 4 2 0

総 計 3 16 1 8 5 9

★Ra含量の単位1 ngkg 1-10 6 mg kg~1.

Menzel (1968).
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産地によって変動はあるが､中央値はウラン59mgkg-1､トリウム10mgkg ､ラジ

ウムISngkg-1 (Ingkg-1-10~6mgkg ')であった｡アメリカ合衆国産の中央値は､そ

れぞれ98mgkg- ､ 10mgkg~1および34ngkg~1であり､世界のリン鉱石の中ではやや

多いほうになる｡最高のウラン含量を示したのは南カロライナ･ジョン島のBulow鉱山産の

460 mgkg-1であり､ 300 mgkg-1以上であったのは南カロライナ産2種､フロリダ産2

種､およびブラジル産の2種の合計6種であった｡ウラン含量が低いのはアパタイトの巨

大結晶とグアノであり､これらではラジウム､トリウム含量も低かったoウランー1ラジウ:

ムの比は放射能として平衡になっているので､ウラン含量が低い試料では当然ラジウムも

低くなっている(Menzel, 1967)<

この分析値に基づいてリン酸肥料の施用量が高い地域での放射性物質の施用量が推定さ

れた｡報告が妻かれた1965年以前に過リン酸石灰で毎年220 kg P205 ha"施用され､リ

ン鉱石としては積算で6600kgha-1となる.フロリダのIandpebblephosphateには放射

能としてウランおよびラジウムを45 JJCiノー､トリウムを1.7JJCi/t含有しているので､施

用された放射能はウランおよびラジウムから300 JJCi､トリウムから11 〃Ciに相当する

(lCiはラジウム1gに相当する放射能1Ci=3.7 lOioBq)｡このウランおよびラジウム

に由来する放射能は土壌作土層にある自然放射能の強さとほぼ同じ程度であり､トリウム

の量は自然由来の量よりもはるかに少なく無視できた(Menzel, 1967)c　さらにこの放射能

がすべて水溶性で全量作物に吸収されたと仮定(実際にはありえない)しても､作物葉中

の放射能は40 pCi kg-1にしかならない｡連邦放射委員会が当時勧告していたラジウムー

226の1日摂取量の上限は20 pCiであった(Federal Radiation Council, 1961: Menzel,

1967)｡

このような論議によって､ Menzel (1967)はリン酸肥料の施用は放射能の問題は過去も

将来も危険となることはないと結論とした｡またリン酸肥料として過リン酸石灰からリン

酸アンモニウムのような高成分の肥料になっているおり､ (リン酸液製造時にウランなどが

セッコウに除外されるので)､放射性物質の量は減少すると推定した｡

最近.ドイツで報告されたウラン含量は表2.18.8に､肥料の種類別ウラン含量は表2.18.9

に示した(KratzandSchnug, 2005)ォ　表2.18.8によると､火成岩質リン鉱石ではロシア､

南アフリカ産でウラン含量は低いが､同じ火成岩質でもブラジル産ではウラン含量は高か

った｡

表2.18.9に示した肥料の種類別のウラン含量をみると､リン肥料以外の窒素､カリウム､

二次要素肥料ではいずれもウラン含量は低かった｡家畜ふん尿堆肥でもウラン含量は平均

値として2.2mgkg"を越えることはなかった.下水汚泥でも平均3.2mgkg~1であり､リ

ン肥料に比較して低い含量であった｡なおこの表ではこれまでのデータベースでの値と今

回調査した値を比較しているが､リン肥料などでは相当に異なるデータが得られた｡これ

はリン鉱石の起源の違いを反映したものである｡今回分析したリン肥料では全部がロシア･

コラ産であり､この鉱石ではウラン含量が全般に低かった(Kratzand Schnug, 2005)c
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表2.18.8　世界のリン鉱石の生産量とウラン含量

リン鉱石 起 源 lh席 U ' ウラ ン含 量 (m g k g" 1)

10 00､ t 最小 最大

アメ リカ合衆 国 堆積岩 35800 65 14 1

モ ロッコ●西サハ ラ 堆積岩 24000 75 13 0

中国 堆積岩 21000 23 3 1

チ ュニ ジア 堆積岩 7500 32 48

ヨル ダン 堆積岩 7000 46 129

イス ラエル 堆積 岩 3500 99 150

シ リア 堆積岩 24 00 75 106

ロシア 火成岩 2 1000 23 3 1

ブラジル 火1成岩 4700 182 2 20

南ア フ リカ 火成岩 2800 23 (平均)

2002年のリン銘石採掘量.

Kratz and Schnug (2005).
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表2.18.9肥料の種類別ウラン含量(mg kg~1)

肥料の種類 これまでのデータベース 今回の分析調査

n 最小 最大 平均値 n 最′J､ 最大 平均値

リンを含まない肥料

窒素肥料 4 0 . 0 5 0 . 4 0 . 2 5 7 ◆0 2 1 . 3 9 0 . 3 5

カリウム肥料 0 . 2 3 1 . 1 0 . 6 1 0 . 0 3 0 . 6 2 0 . 2 3
■石灰資材

1.31 2.24

二次要素肥料 0 . 0 4 1 . 1 5 0 . 5 7

リン含有無機質肥料

リン肥料 20 8.7 362 146 13 0.16 160 32

N P 肥料 8 2◆ 198 95 0 . 6 2 6 1 1 7

PK 肥料 70 109 92 31 163 82

N PK 肥料 2 1 5 . 5 1 1 3 3 9 2 1 0 . 0 4 2 8 5 . 9

有機ー無機N PK 7 . 4 2 8 1 9

有機農業での堆肥●スラリー

ウシ堆肥 1 9 7 0 . 0 3 1 . 4 0 . 2 4

ブタ堆肥 5 7 0 . 0 5 4 . 6 1 . 1

ヒツジ堆肥 2 2 0 . 0 5 1 . 1 0 . 2 8

ヤギ堆肥 0 . 2 0 . 8 1 0 . 5 1

ウシスラリー 4 8 0 . 1 2 . 8 0 . 3 5

行農業での堆肥●スラリー

ブロイラーふん

ウシスラリー 28 0.15 1.4 1.1

2 0 0 . 3 2 0 . 6 8

下水汚泥

ドイツ産 7 0 4 0 . 0 0 1 1 8 3 . 2

ドイツ●ロアーサキソニア 1 0 0 . 3 7 1 . 7 0 . 9 1

Kratz and Schnug (2005).

〔肥料中ウランの動態と評価〕

リン酸肥料工場あるいは貯蔵施設の労働者に対する暴露量についてはオランダで1-2

mSv年-1と測定された(Scholten and Timmermans, 1996: Laegreid et al., 1999)｡この

暴露量については､ <0.1-0.45 mSv年~1という測定値もあり､製造施設では貯蔵施設よ

り暴露量は多かった｡肥料製造工場での放射性物質からの保護､放射性廃棄物の管理など

の問題についてはIAEA(2005b)から素案が提出されており､現在の問題点などを知ること

ができる｡
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KratzandSchnug(2005)は､ドイツの条件でリン肥料の施用量を22kgPha-1とする

と､リン肥料は土壌にウラン7-23gha"を毎年施用することになり､一方家畜ふん尿堆

肥では0.9-3.2gha-1であった｡したがって土壌からの溶脱を想定しなければ土壌中ウラ

ン含量は蓄積することになる｡

リン肥料からのウランの除去技術は､これまでグラシの回収を目的として研究が行われ

た｡その方法としては次のようなものがある(KratzandSchnug, 2005)c

l)沈殿法リン酸液からアセトンなどを分散剤､フッ化アンモニウムを沈殿剤とし

て沈殿させるU6+からU4+-還元するためには鉄粉を使う｡これからウランの〔イ

エローケーキ〕を作るためには生成した沈殿を希硫酸または硝酸に溶解し､さら

にイオン交換法あるいは溶媒抽出法により精製する段階が必要となる｡

2)イオン交換法　キレート樹脂を使ってイオン交換法でウランを分離し､イオン交

換樹脂に集められてウランを溶出し､さらに精製する｡

3)膜分離法　ウランに強力な親和性をもつ液膜を使用する(まだ研究段階)0

4)浮遊選鉱法　ウランを疎水性表面活性剤と複合体を作らせ､泡に集める｡

5)溶媒抽出法　DNPPA (ジノニルフェニルリン酸) +TOPO (トリーn-オクチル

フオスフィンオキシド)などの溶媒で抽出し､抽出されたウランはさらに精製す

る｡抽出率は90%以上｡

これらのうち溶媒抽出法が現在のところ最も有望とされており､ウラン工業で大規模実

用試験が行われる段階にまで至っていた(Gupta and Singh, 2003)c　アメリカ合衆国､カ

ナダ､スペイン､ベルギー､イスラエル､台湾で1970年代に工場が建設された｡しかしこ

の工程で回収されたウランは現在のウラン市場での価格よりかなり高く､これらの工場は

すべて現在まで閉鎖されたままとなっている.リン酸液からのウラン分離はま恵科学的興

味の段階であり､経済的な関心とはなっていない(KratzandSchnug,2005)c　しかし現在

まで既知のウラン資源は350万トンであり＼現在の需要をまかなうには50年しか耐用年数

はない｡これに対してリン鉱石中のウランは世界合計で1500万トンから2200万トンであ

り､現在の需要をまかなっても220年から324年耐用年数を延ばすことができる(Kratz and

Schnug, 2005) ｡

このようにリン酸液からのウランの抽出技術は農業の持続性を高めるとともに資源の保

全を考える上からも重要であるとこのドイツの報告書では強調している｡

リン酸セッコクについてアメリカ合衆国では1989年まではボード用に使われてきたが､

これの中のウランが壊変してラドンを生成し地下室などの密閉空間で放射線源として蓄積

することが危倶されるようになった｡そのため1989年･12月に全米有害性大気汚染の排出

基準(National Emission Standards for Hazardous Air Pollutants, NESHARPS)が改正

され､リン酸セッコウは堆積または埋め込み､建設､農業その他の用途に使うことを禁止

し､セッコウは有用な副産物ではなく処理すべき廃棄物となった｡その後1992年にこの基
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準が改正され､セッコウ中のラジウム226含量が10 〃Cig-.1以下であれば(あるいは量

を制限して700ポンド以下であれば)農業用には使ってもよいことになった｡さらにその

後､量の制限が引き上げられ7000ポンドまではよいように変えられたようであり､このよ

うな農業利用の際における放射能の問題について評価されている(Chambers, 2004),

オーストラリアにおけるNORMの問題点についても報告書がある(RHSAC,2004)c

日本においては平成15年10月に放射線審議会基本部会から｢自然放射性物質の規制免

除｣が答申され､ BSS (国際基本安全基準)の適用を免除する工業について審議が行われた｡

この審議でリン酸工業は規制免除の対象となり､リン酸肥料は一般消費財(consumer

goods)として取り扱われることになり､適用される取り扱いの目安が決まった(放射線審

議会基本部会､ 2003)ォ

この審議の際に､リン鉱石の核種含量については表2.18.10の値､またリン鉱石､リン酸

肥料の空間放射線量率は日本肥料アンモニア協会(2003)から提出された測定値(秦

2.18.ll)を基にした｡この結果､産業用原材料であるリン鉱石については､ 1 mSv年~l

を越える場合にはBSSによる管理を求める(介入する)こととした｡またリン酸肥料につ

いては､その中のウラン-228は0.038-0.073Bqg-1､トリウムー232は0.0014-0.0015

Bqg　と見積もり､ BSSによる介入などの必要のない一般消費財とし､その使用について

は｢対応のための線量の目安｣の10〃Sv年~1を適用することとした｡日本肥料アンモニ

ア協会(2003)が試算した水稲施肥作業の際における被ばく線量は､ ①複合肥料の空間線

量率は肥料袋表面で0.05 〃SvlT ､ ②施肥作業18.6hha-1から､施肥作業に伴う年間被

ばく線量を肥料袋表面で0.93nSv年-1､ I m離れた点では0.37nSv年-Iと推定した.

この値は｢対応のための目安｣の10 llSv年~1を十分にクリアしている｡

表2.18.10リン鉱石などの核種分析値(Bq g-1)

U -228 T h -232

リン鉱石 ヨルダン産 0 . 7 4 0 . 0 0 7 8

モロッコ産 1.2 0.0 084

中国産 0.1 0.00 19

濃縮リン酸液 0 . 8 0 . 0 0 1 9

リン酸アンモニウム 0 . 7 3 0 . 0 0 4 4

放射線審議会基本部会(2003).

256



表2.18.11リン鉱石およびリン酸肥料の空間放射線量率

空間放射線量率 u s* 時間ーl) 辛

表面 1m

リン鉱石 中国産 0 . 1 0 0 . 0 9

モロッコ産 0 . 4 6 0 . 1 9

ヨルダン産 0 . 3 2 0 . 2 2

南アフリカ産 0 . 1 2 0 . 0 5

､P リン酸石灰 0 . 0 7 0 . 0 1

重過リン酸石灰 0 . 0 8 0 . 0 1

熔硬リン肥 0 . 0 0 0 . 0 1

重焼リン 0 . 0 3 0 . 0 1

複合肥料 15-15-15 0 . 0 5 0 . 0 1

17一17-17 0 . 0 5 0 . 0 2

12こ16-12 0 . 0 4 0 . 0 1

14 -8-12 0 . 0 4 0 . 0 1

14-14-14 0 . 0 2 0 . 0 1

リン鉱石倉庫 0. 3 2 - 0 . 4 6◆19 - 0 . 2 2

リン鉱石貯蔵所 0 . 2 6 0 . 1 7

リン酸液工場内タンク 4●6

製品倉庫 0 . 0 5 ◆ 0 5

*　バックグラウンド値(表面0.09､ 1mで0.08 iiSv h"1)を差し引いた値.

リン鉱石およびリン酸肥料は日本肥料アンモニア協会(2003).資料.

その他の倉庫などのデータは放射線審議会(2003)資料.
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3.硝酸(亜硝酸)堤(N03-,nodおよびN-ニトロソ化合物(NOCs)の特性と

健康影響

〔特性〕

硝酸(亜硝酸)塩は､天然に水(雨水､地表水)､土壌､植物などに存在し､肉製品(ハ

ム･ソーセージなど)には保存剤または着色剤として添加が認められている｡なお硝酸塩

は硝酸イオンと表示されることもあるがほぼ同じ意味で使われている0

無機質肥料､有機質肥料(油かす･魚かすなど)､家畜ふん尿･汚泥など有機性廃棄物を

土壌に施用すると､それらに含まれるアンモニウム塩､尿素､石灰窒素､有機窒素化合物

(タンパク質､アミノ酸､アミドなど)は土壌中で微生物活動により変換され(無機化､

硝酸化成作用)､その結果として硝酸塩が生成し､また硝酸化成の過程で中間体として亜硝

酸塩が生成する｡反応段階によって遅速はあるが､窒素化合物を含む肥料･資材を施用す

ればいずれは硝酸を供給することになる｡水田では土壌が還元的であり硝酸化成は起こり

にくいのであるが､表層の酸化層では硝酸化成作用が進行しており､生成した硝酸塩は還

元土壌層に移行して脱窒作用を受けている｡

植物が土壌から根を経由して吸収する窒素はほとんどが硝酸イオンの形態である｡水稲

など一部の作物はアンモニウムイオンを好むが､畑作物は硝酸イオンの吸収が優先する｡

吸収された硝酸イオンは同化され､タンパク質などの合成に使われるが､植物が硝酸イオ

ンを吸収する速度が速いと一時的に貯蔵され(特に葉柄､茎などで)､やがて菓身に運ばれ

そこで光合成にリンクした代謝経路によって同化される｡したがって植物体内で硝酸イオ

ンが存在するのは自然のことである｡

さらに人間･動物の体内においても硝酸を合成することが分かり､特にある種の病気(腸

炎など)の場合に体内生成量が増加することが判明した｡外部からの硝酸塩の供給がなく

ても(あるいは少なくても)､人間･動物は硝酸塩の影響をなくすることができるわけでは

ない｡

歴史的にみても窒素質肥料･有機資材は植物養分供給資材として農業生産において欠く

ことができないことは明らかであり､またこれらが直接人間に有害となったこともない｡

〔硝酸(亜硝酸)塩の毒性〕

硝酸塩に毒性があるかについては大きな誤解がある｡この点についてはフランスの小児

科医L'hirondelとその子息がに詳しく解説(L'hirondel and L'hirondel, 2002)しており､

彼らは硝酸塩には実際に毒性があるわけではなく､むしろ人の健康に有用である可能性す

らあることを指摘している｡

硝酸塩は12世紀以降､生薬や飲み物として多量に使われてきた歴史がある｡現在でも薬

品や歯磨きに添加されており､また肉･魚製品にも添加されている〔ボツリヌス菌中毒(腸

詰中毒)の防止のためには添加しないほうがリスクが大きい〕｡このように硝酸塩を摂取し

ても害作用がなかったことは歴史が証明している(L'hirondel and L'hirondel, 2002)c
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硝酸塩が人間に及ぼす害作用として注目されたのは､メト-モグロビン血症の発生と発

ガン性における関与の2点が大きな点である｡その他にもいろいろなクレームがあるが､

後述するように必ずしも追試で確認されたものではない｡

反すう動物では第-冒(ルーメン)内で微生物が繁殖しており､ここで硝酸塩が亜硝酸塩

に還元されるために害作用が現れることがある｡この硝酸塩中毒(nitratepoisoning､実際

には亜硝酸塩中毒)のために乾草､トウモロコシサイレージなどの硝酸塩含量が問題にな

る(WrightandDavison, 1964)c　この中毒はウシ､ヒツジ以外に､胃が大きく､胃内で微

生物が繁殖している草食動物のウマでも発生する｡しかし単胃動物(人間も含む)では胃

酸のために胃では微生物が通常は繁殖することはなくこのような亜硝酸塩が生成すること

はなく､したがって中毒は発生しにくい｡

FAO WHOでは硝酸､亜硝酸についての動物実験から1日摂取許容量(ADI)､無作用水

準(NOEL)および発ガン性について報告した(第3.1表)｡ NOEいま体重70 kgの成人で

は35gとなり､食塩よりも大きな値である｡しかも後記のようにこの値は野菜の上限値設

定には使うべきでないと述べており､飲料水の基準値に設定にも使われていず､ほとんど

意味のない基準になっていると批判されている(L'hirondel, 2002)｡

表3.1硝酸･亜硝酸の毒性評価(FA0-WHO, 1995)

A D Ⅰ N O EL 発ガン性

(m g kgー1)

硝酸 (N O ,) 0 ←3●7 イヌ) なし

亜硝酸 (N O ,) 0 - 0 .06 5.4 ラット)

6.7 ラット)

なし

ADI= 1日摂取許容量: NOEL=無作用水準.

この毒性評価にも使われたMaekawa et al. (1982)の動物実験では､飼料中に最高5%の

硝酸ナトリウム(経口的に460 mg NO3投与に相当)を添加し2車間ラットを飼育したの

であるが､害作用は認められず発ガンも認められなかった(むしろ対照ラッ･トで造血器官

の腫癌が認められたのに対して硝酸塩投与ラットでは有意に減少し､血管の拡張性を高め

る有益な作用があった)｡人間に対してもメト-モグロビン血症の再現を目的に､あるいは

他の治療目的で多量の硝酸塩を意図的に投与した実験もあるが､メト-モグロビン血症､

あるいはそり他の害作用は一切認められなかった(L'hirondel and L'hirondel, 2002),

イギリスでは1990年代の干ばつ年に数か月にわたりEUの上限を超えた水道水を数100

万人に供給せざるを得なかったことがあるが､その間にもメト-モグロビン血症などの発

生はなかった｡

〔メト-モグロビン血症と飲料水中の規制〕

Comly (1945)は硝酸塩が高濃度な井戸水を飲んだ乳児でメト-モグロビン血症が発生
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したと報告したが､その影響は大きく多くの調査が行われた｡この間題については多くの

レビューが書かれているが､最近のものにはWardetal. (2005)がある｡

Comlyの報告のあと､アメリカ合衆国公衆衛生局(USPublicHealthService)は1962

年に､ ,メト-モグロビン血症の発生を防ぐことを目的に公共飲料水中の硝酸塩窒素濃度の

上限を10 mgL~1と設定した｡日本の水道水基準もこの値に準拠して設定された.この基

準についての根拠資料が発表されている(厚生科学審議会､ 2003)｡

WHOでは飲料水に関するヨーロッパ基準を1970年に設定し`､その後EUとともに数次

にわたり改定を行った｡ (名称もヨーロッパ基準から国際基準に変更したが､アメリカは採

用していない) WHOでは1993年の改定で飲料水中の硝酸塩(NOs)濃度を50 mgL~1

以下(硝酸態窒素濃度11 mg L"1)とし､また亜硝酸塩を含む場合には一定の係数を掛け

て､これもカウントすることにした(WHO, 1993)｡亜硝酸性窒素については日本の基準で

もNO2-Nとして0.05mgL-1以下とすることになっている(厚生科学審議会; 2003)｡

井戸水に起因するメト-モグロビン血症の発生は1960年代以降､アメリカ､西ヨーロッ

パではほとんどみられなくなった｡それ以前の発生例は水中の硝酸塩濃度■も高かったが､

同時に井戸の衛生状況も劣悪で微生物に汚染されており､患者が摂取したのは多量の亜硝

酸塩であった｡最近でもメト-モグロビン血症が発生しているのは東ヨーロッパなどであ

るが､ここでも井戸水の衛生状況が指摘され､最近ノ.､ンガリアなどではその改善とともに

発生事例が減少している｡ただしこのように改善された国においても､井戸水の衛生状態

は改善されたが硝酸塩濃度は必ずしも低下したわけではなかった｡

わが国において井戸水に由来してメト-モグロビン血症が発症した事例はきわめて少な

く､これまでは医薬品(解熱剤のフェナセチンなど)､下痢に伴っての発症であった｡ただ

最近､井戸水に由来する1事例が報告された(田中ほか､ 1996)｡この患者(生後6か月)は気

管支炎など体調不良を訴えており､状況について詳細な調査A.ミ必要に思われる.

メト-モグロビン血症は飲料水ばかりでなく､乳児用のニンジンスープ､ホウレンソウ

などでも発生が報告された｡しかしL'hirondel et al. (1971)はニンジンスープでメト-モ

グロギン血症の発生した事例はすべて家庭で調理された場合であり､同じスープでも病院

では発生例がないことを明らかにし､原因が調理後の非衛生的な保存に関係していたと報

告した｡これも微生物の影響を受けた(変質した)ニンジンスープから亜硝酸塩を大量に

摂取したのが原因であり､衛生的な配慮をすれば防げることが明らかになった｡

〔発ガン性との関連〕

硝酸塩については､発ガン性との関係も注目された｡硝酸塩から生成した亜硝廟塩がア

ミン類と反応して､発ガン性のあるニトロソアミン類(ニトロソ化合物､ NOCsと略称)

を生成する可能性が大きな問題となったのである｡

硝酸塩については始め飲料水中の濃度が注目されたが､実際人間が摂取する硝酸塩は野

菜が圧倒的に多く(成人の場合､アメリカでは80%_､イギリスでは60%が野菜の寄与度と

推定されている)､したがって飲料水中の濃度のみで発ガン性とわ関係を議論するのは実際
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に適合しない｡各地で飲料水中の硝酸塩濃度とガン発生について疫学的調査が行われ､イ

ンターネットでも報告されたのであるが､その多くは硝酸塩摂取を飲料水に限定して議論

したり(野菜からの供給を無視)､対照グループの選定に疑義があった｡その後､対照を明

確にした調査によると､例えばイギリスの調査では硝酸塩を多量に摂取したグループでは

ガンの発生は､硝酸塩をあまり摂取していないグループよりも有意笹減少していた.硝酸

塩の摂取が多いグループは結局野菜を多量に摂取している人達であり､ガンの発生が野葵

を食べることによって減少した結果となった｡ (菜食主義者は硝酸塩を他の人よりも多量に

摂取している｡しかし彼らはより健康に生活しているといわれる｡)

さらに硝酸肥料工場の労働者は粉塵として硝酸塩を常時摂取しているが､胃ガンの発生

は周辺の人たちと差はなかったと報告された(Al-Dabbaghetal., 1986)ォ　イギリスでは発

ガン性について次のような結論が得られている(O'Riordan and Bentham (1993)｡

1)飲料水中の硝酸塩濃度は年代とともに上昇しているが､胃ガンの発生数はむ

しろ減少している｡

. 2)胃ガンの発生の多い地域と､硝酸塩濃度が高い地域とには関係がない｡

3)社会階級が高い人ほど硝酸塩摂取は多いが､胃ガンの発生は階級が低いヒト

に多い(野菜の摂取量の差を反映)0

EUの食品に関する科学委員会は｢この委員会は､全般的にみて､硝酸塩に関する広範

な疫学的調査は人間におけるガンのリスクとの関連を実証することができなかった｣と結

論している(EU, 1995)｡またアメリカの飲料水中の硝酸塩および亜硝酸塩に関する小委員

会では､ ｢疫学的デ∵タは､体外からの硝酸塩に対する露出と人間のガン発生の間に直接の

関連があることを支持していない｣と同様な結論を下している｡

現在では硝酸塩の摂取がピロリ菌(胃ガンの発生に関係)の抑制になり､むしろガンの

発生を抑える可能性に注目されるようになっている｡

このような状況から､ EUでは飲料水の硝酸塩規制を発ガン性との関連で設定することiま

やめ､メト-モグロビン血症の発生にしぼって議論をするようになった(L'hirondel and

L'hirondel. 2002) ,

〔その他のクレーム〕

硝酸塩の害作用としては､妊婦･胎児･乳児に対する健康リスクの増加､遺伝子毒性の

リスク､先天的奇形のリスク､甲状腺肥大の傾向､高血圧の早期発生､小児糖尿病の発生

増加などがクレームとして挙げられたことがある　L'hirondel and L'hirondel (2002)は､

これらはいずれも追試をした他の研究者によって支持されてなく､･差し迫ったリスクとは

考えられないと指摘している｡

〔ニトロソ化合物〕

ニトロソアミンなどのN-ニトロソ化合物(NOC　と省略)は亜硝酸と第2級アミン類

の反応生成物であり､この化合物が肥料･有機資材中に存在することはない　NOCsの一

部は特定の部位にガンを発生させることから､大きな注目を浴びた｡しかし実験室でガン
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の発生があっても飲料水､あるいは野菜ではガンの発生にならず､むしろ野菜では抗発ガ

ンファクター(アスコルビン酸がニトロソ化反応を抑える可能性が大きい)が存在するこ

とから現実にはNOC sの生成の可能性は低いと考えられる｡

'〔野菜中の硝酸塩の規制〕

植物による硝酸塩の集積は､植物種､部位､生育段階などの内部要因､養分供給量と形

態､光条件､日変化などの外部要因によって大きく変化する(VietsandHageman, 1971 :

NRC, 1972 :越野､ 1976:安田､ 1977)c　野菜中の硝酸塩の集積､摂取については孫･米山

(1996)の解説がある｡

亜硝酸塩は新鮮な野菜中ではきわめて低濃度であるが､長期に保存した場合､腐敗に伴

って増加する場合がある｡また漬物にした場合にも亜硝酸塩が検出されることがある(田

中､ 2002)｡

前記のように､ FAO WHO食品添加物専門家委員会(1995)は硝酸塩･亜硝酸塩につい

てADIを設定したのであるが､その報告の中で､ ｢野菜は硝酸塩の潜在的で重要な摂取源

である｡しかしながら､よく知られている野菜の利益と､硝酸塩の生物的利用度について

の野菜組成(マトリックス)の影響についてデータがないことから､この委員会は野菜か

らの硝酸塩の影響を硝酸塩のADIと直接比較することは不適切であり､したがってADIか

ら直接野菜の硝酸塩の規制値を求めるのも不適切であると考える｡｣と述べた(Joint

FAO/WHO ExpeれCommittee on Food Additives, 1995) c

ヨーロッパでは､硝酸塩についての関心が高まり住民運動にまで発展したことから､ド

イツで1995年に新鮮ホウレンソウおよびレタスについて硝酸塩の上限値が設定され､その

他の国でも規制されるようになった｡ EUでは国ごとに規制値が異なるのは市場の混乱にな

るとして､ 1997年にホウレンソウとレタスについて最大硝酸塩水準を設定した.その後一

部に改正があったが､ 2001年には表3.2の値を示した｡なおオランダでは国内ルールとし

て2003年にエンダイブ､赤ピーツ根の規制値を追加した(Van der Schee and Speek, 2004),

表3.2 EUにおけるホウレンソウおよびレタスの硝酸(NOs)最大水準

種類と収穫時期 m e kg ー1

ホウレンソウ

300011 月 1 日ー3 月 31 日

4 月 1 日ー 10 月 3 1 日

貯蔵 ､深冷蔵 ､冷凍

レタス

450010 月 1 日ー3 月 3 1 日

4 月 1 日ー9 月 30 日 3500

野外栽培 (5 月 1 日■■8 月 31 日) 2500

EC 466/2001.
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このように野菜中の硝酸塩規制は科学的な必要性よりも市場の無用な混乱を避ける.ため

の政治的な配慮によるといわれている(L'hirondel and L'hirondel, 2002 :日本肥料アンモ

ニア協会環境関係海外現地調査における現地でのヒアリング)｡しかし現実には､ EU規則

では各国に状況を報告することを求めている｡オランダでの2003年における調査結果(Vian

der Schee and Speek, 2004)､イギリスでの2000-2002年における調査結果(Food

StandardsAgency, 2004)はインターネットで入手できる｡

オランダ(2003)ではレタス148点を検査し20点(14%)が､ホウレンソウでは45点中

2点(4%)が上限を越えていた｡イギリスでは3年間にガラス室レタスを合計161点採取

し､上限を越えていたのは11点(7%)､新鮮ホウレンソウでは89点中15点(17%)で上

限を越えていた(缶詰､輸入品などの結果は省略)0

両国ともにかなり上限を越えた野菜があり､人間に対する暴露量を評価したが､いずれ

も差し迫ったリスクとはならないと推定した｡

なおイギリス､オランダとも試料は市場でサンプリングしており､硝酸塩の高い野菜を

生産した農家まで追跡することはこれまではなかった｡ただしオランダでは農家まで遡る

ことが必要との意見があることを上記のヒアリングで聴取した｡

わが国での野菜などの硝酸塩(亜硝酸塩)の測定例は田中(2002)の報告などでみること

ができる｡

〔肥料との関連〕

地下水中の硝酸塩濃度の上昇と農耕地に対する窒素施用量については世界各地で関係が

認められている(小川､ 2000)｡わが国でも野菜についての対策の試験が行われている(道

立道南農試､ 1991 :建部､ 1996､ 2002:建部ら､ 1996:松本ら､ 1999)c　また飼料用トウ

モロコシについての低減化対策も報告された(原田､ 2002 :原田ら､ 1999)｡

窒素の供給源としては無機窒素肥料とともに畜産廃棄物が問題視されおり､ EUにおける

窒素施用量の制限も家畜ふん尿が対象となっている｡この対策として重要なのが適正農業

慣行の綱領(code of good agricultural practices)である｡

有機農産物中の硝酸塩含量にも興味がもたれている｡硝酸塩の集積に及ぼす肥料形態の

差はさほど大きいものではなく､どのような形態であっても施用量が多ければ硝酸塩の集

積がみられる　Muramoto(1999)はカリフォルニアの市場で採取したレタスおよびホウレ

ンソウの硝酸塩濃度を報告している｡結球レタスの平均値は慣行栽培で有機栽培よりやや

高かったが有意な差ではなく､ロメインレタスではほとんど差はなかった｡ホウレンソウ

ではいずれの栽培でも変動幅が大きく平均値では有機栽培でやや低かったが栽培法の間で

有意な差は認められなかった｡
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4.ダイオキシン類の特性と健康影響

ダイオキシン類は主としてゴミ焼却施設などから排出され､これが大気からの降下物と

なり､土壌･作物表面に沈着する｡ 1999年2月にホウレンソウなどの農作物においてダイ

オキシン汚染がテレビジョンにより報道され大きな問題となった｡これを契機に土壌･農

作物でのダイオキシン類濃度が測定された｡また肥料中においてもその存在､集積の有無

が懸念され､調査が行われた｡

〔土壌中での存在量〕

土壌中のダイ･オキシン類に関する検討会(1998)では国内外におけるダイオキシン類の

濃度､規制値について検討し.1暫定的なガイドラインとして､居住地､一般の人が日常生

活を行っている場所について土壌中1000pgTEQ/gという最大量を設定した｡また250pg

TEQ/gを調査指標値とし､これ以上になった場合には必要な調査を行うこととしたo

注‥ TEQ (toxicequivalent,毒性当量) :多くのダイオキシン類の異性体について晴乳動

物に対する毒性を基にした換算係数(毒性等価係数､ TEF)を掛け(2,3,7,8-TCDDと等価

とする)､その合計をTEQという　pg (ピコグラム)は10-12g(10兆分の1グラム)｡

農用地土壌中について農林水産省･環境庁による調査(平成12年度｡農業環境技術研究

所､ 2001)から表4.1を作成した.いずれの土壌においても変動わ幅が広く､作目(水田､

露地畑､施設､果樹園､茶園)ごとの差は明らかでない｡発生源に近い土壌と一般の土壌

の間でも変動の幅がそれぞれ大きいことから差は明らかでない｡

表4.1農用地土壌中におけるダイオキシン類濃度

作 目 発 生源付近の土壌 一般 土壌

濃度 (p g T E Q ′g) 濃度 (p g T E Q ′g)

水 田 6.4 - 1 8 0 5 . 3 - 1 5 0

畑 (露地) 0. 0 3 5 - 2 0 0 0 . 0 2 8 - 9 4

(施設) 0. 0 3 5 - 6 5 0.l l - 6 2

茶 園 6.2 - 6 .4 2●4ー9■2

果樹 (露地) 0. 3 6 - 3 5 0 . 2 0 - 6 2

(施 ,3 ) 1 - 14 3 ■6

平成12年度調査結果(農林水産省･環境庁)から作成.

〔作物による吸収〕

農業環境技術研究所(2001)では農作物におけるダイオキシン類についてまとめており､

インターネットでみることができる｡その報告には農林水産省･環境庁で行った調査結果

が引用されている｡またポット試験などで水稲､ニンジン､トウモロコシ､ホウレンソウ
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による吸収が調査され､茶菓中の濃度も報告された(農業環境技術研究所､ 2001)c

表4.2　作物中におけるダイオキシン類濃度

■作 物 ■■ 発生源の近くで栽培 ▲ 一 般

点数 ■■濃度 (pg T E Q ′g) 点数 濃度 (p g T E Q ′g )

水 稲 57 0 - 0 . 0 1 0 7 7 0 - 0 .0 0 18

畑作物 (露 地) 49 0 ー0 .3 1 ■67 0 ー0. 10

同 (施設) 14 0 .0 0 0 0 2 - 0 . 0 64 3 2 0 - 0 . 0 1 2

茶 4 0 .2 1 - 0 .3 7 1 0 0 .0 58ー0▲47

果 樹 (露地) 16 0 - 0 . 0 8 2 4 6 0 - 0 . 0 3 2

同 (施設) 4 0 . 0 0 0 0 06 -0 . 0 1 9 2 0 .03 2

平成12年度調査結果(農林水産省･環境庁)から作成.

桑原ら(2003)､田村(2003)､黒川ら(2003)は､それぞれ水稲､ダイズ､サイレージ

用トウモロコシについてダイオキシン類の吸収を報告した｡

これらの結果をみると､大気に由来して外葉など-の付着により濃度がやや高まる例が

みられたが､土壌から根を経由しての吸収はほとんど認められなかった｡

茶では表4.2に示した調査結果でも他の作物よりも濃度は高く､これはこれまでの他の調

査でも認められている｡その理由としては茶菓の構成成分によるとも推定されている｡た

だ生茶菓で検出されても荒茶の熱湯浸出液(100℃､ 5分間)での検出値はきわめて低く､

さらに生茶菓から荒茶-の蒸熱処理などの製茶工程においてもダイオキシン類の一部が消

失することが示唆されている(農業環境技術研究所､ 2001),

ダイオキシン類について現在わが国では一日耐用摂取量を4pgTEQ/gとしているが､表

4.2に示した作物中の濃度ではこの耐用摂取量に到達することはなく､人の健康に影響があ

るとはいえないと結論された｡

〔肥料中での存在〕

肥料中のダイオキシン類については肥飼料検査所(2005)において平成11-16年度に調

査が行われ､表4.3のように取りまとめられている｡汚泥肥料､特に汚泥発酵肥料､下水汚

泥および尿(し)尿汚泥で高い濃度のものがみられた｡ただしすべての汚泥肥料などで高

いわけではなく､それぞれのグループ内で数点飛びぬけて高い濃度のものがあった｡しか

しこの濃度であっても土壌の調査指標値250pgTEQ/g以下であり､ただちに土壌-の負荷

になるものではない｡また魚廃物加工肥料､水産副産物発酵肥料などの濃度は水生生物に

おける中央値(1.1 pg TEQ/g)と同程度あり､肥料化(加熱乾燥など)の間に濃縮するこ

とはみられなかった｡

〔人の健康リスク-の影響〕

肥料中のダイオキシン濃度は低く､汚泥肥料などでも特に問題はなかった｡また土壌中
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に付加されてもダイオキシン類は水溶性でないことから作物により吸収されることはなか

った｡ダイオキシンは油溶性であるが､ダイズのような油料作物でも吸収は認められなか

am

作物において濃度が高まるのは大気からの降下の影響が大きく､また根､地際で一の微量

の土壌付着の影響もあるかもしれない｡土壌とともに肥料が植物に付着したとしても､肥

料中の濃度そのものが土壌の調査指標値にも及ばないことから､肥料由来のダイオキシン

類が人の健康リスクを増加させる可能性はないと推察される｡

表4.3肥料中のダイオキシン類含量(pg TEQ/g)

肥料の種類　　　　　　　　　　　点数　　中央値　　　最小　　　　最大

さいケイ酸質肥料

混合有機質肥料

魚廃物加工肥料

有機入り化成肥料

乾燥菌体肥料

水産副産物発酵肥料

焼成汚泥肥料

汚泥発酵肥料

混合汚泥肥料

工業汚泥肥料

し尿汚泥肥料

下水汚泥肥料

13　　　0.0014

14　　　　0.43　　　　0.00088

1.6　　　　　0.44

14　　　　0. 19　　　　0.00058

0.36

0.31

15　　　　0. 14　　　　0.0048

53　　　　6.4　　　　　0.013

1.6　　　　　0.88

27　　　　0.5　　　　0.0062

28　　　　6.3　　　　　0.58

28　　　　7.3　　　　　　0.1

肥飼料検査所(2005).
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5.有害生物

(1)寄生虫

1)文献調査法

本稿に収集した文献は､ MEDLINE (英文)及びMAGAZINEPLUS (和文)を用いて検索した　MEDLINE

は米国National Center for Biotechnology Informationがサポートする世界最大の医学･生物学

データベースで､ 1966年以降をカバーしているoまた､ MAGAZINEPLUSは､雑誌記事索引ファイル(国

立国会図書館).､･ J O I NT経済･産業雑誌記事(経済文献研究会)'､ KSk海外企業誌紙記事(機

械振興協会)､学会年報･学術論文集､ジャーナルインデックス(日外アソシエーツ)を一括検索で

きる国内統合データベースである｡

表5. 1. 1 MEDLINEによる有機肥料と寄生虫関連の英文文献ヒット数
(1966年以降-2006年1月)

検索 N 0● キーワー ド1 キーワー ド2 ヒツ■ト文献数 有用文献数

1 com post pathogenic w orm 12 0

2 m anure patho岳enic w orm 1 0

3 com post w on 671 -

4 m anure W on 71 0

5 com post parasite 234 -

6 m anure parasite 51 ▲0

7 com post parasites 542 -

8 m anure parasites 101 2

9 com post helm inth ova 75 10

10 m anure helm inth ova 12 6

ll com post roundw orm 478 -
12 m anure roundw orm 46 5

計 2294 23

-,未検討(ヒット数が多すぎるため)

キーワードとしては､英語ではmanure､ compost､ parasites､ helminthova､ roundworm､日本語

では土壌､堆肥､糞､尿､寄生虫､回虫､墳虫などを用いた｡検索結果を表5.1.1及び表5.1.2に

示すMEDLINEではある程度ヒットし､タイトルを調べると有用文献候補として23編が抽出された｡

一方､ MAGAZINEPLUSではヒットした論文計67編のタイトルを吟味すると､ 9編のみ関連文献であ

った｡一方､関連する主要な総説が収録されている藤田･村田編｢食品寄生虫ハンドブック(1997)｣

の引用文献からも関連文献を収集した｡

文献の入手には､ネットからダウンロード可能なものは極力ネットを用い､そのほかは全国の大

学所蔵の論文を調べて文献請求した｡最終的に論文の内容を読んで､関連文献を抽出した｡この作

業により､有機肥料と寄生虫症に関連する国内外の重要論文約三十数編を得た｡
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寄生虫関連の和文文献ヒット数MAGAZINEPLUSによる有機肥料と表5.1.2

検索N｡.　キーワード1　　.キーワード2　　　　ヒット文献数　有用文献数
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2)緒　言

日本国民の回虫感染率は1950年では31%であ

ったが､その後の集団駆除や衛生環境の改善で回

虫感染率は急速に減少し､ 1970年代には0.01%

までに低下した(村田,1997a)｡ところが､東京

都立衛生研究所による野菜類の寄生虫汚染の経

年的調査によれば(村田, 1997a)､ 1948年-1950

年代には寄生虫(主に回虫)陽性率が5-30%であ

ったのが､1960年代後半から全く回虫卵が検出さ

れなくなった(表5. 1.3)｡回虫などの検査方法は､

時代とともに進歩しているので(Ajala and

Asaolu,1995)､存在量が同じならば､むしろ検出

率は上がるはずである｡従って表5.1.3は明らか

に､回虫など寄生虫による野菜類の汚染が現代で

はほとんどなくなったことを示している｡これは､

化学肥料の普及と相まって､田畑-の人糞尿の使

用が激減したためであろう｡しかし一方で､回虫

迷入症の症例報告数が1980年代から急増し(図

5.1.1)､その原因として,未発酵の畜糞や人糞尿

を使用した有機栽培野菜や輸入野菜の増加が指

摘されている(藤田, 1997b)ォ　とりわけ､国民の

有機栽培農産物-の期待は大きく､有機肥料なら

内容はあまり問わない傾向もあり､無農薬･有機

栽培で生産された野菜を生で食べることを好む

食習慣の拡大も背景にして､農産物を介した寄生

虫症の拡大が専門家の間で懸念されている｡

本稿では､有機肥料の使用が原因となって生じ

る寄生虫症に関して､内外の文献を収集してまと

めた｡このテーマに関しては､藤田･村田編｢食

品寄生虫ハンドブック(1997)｣が詳しい｡この

中で特に､輸入食品の寄生虫汚染に関する総説

(村田, 1997a)､有機肥料と寄生虫に関する総説

(藤田, 1997b)､農産物の寄生虫汚染の実態(村

田, 1997b)などが重要な資料である｡

表5.1.3　野菜類からの回虫を主とする寄生虫の

検出率の経年的変化

年　　　　検体数　　　陽性率(%)

1948　　　　　　30

1949　　　　　11

1950　　　　　　44

1951　　　　148

1952　　　　　　21

1952　　　　　　76

1069　　　　　　52

1970　　　　　　52

1971　　　　　69

1972　　　　　101

1973　　　　　106

1974　　　　　106

1975

1976

1977　　　　　　61

1978　　　　　　81

1979　　　　　　72

1980　　　　　　39

1981　　　　　38

1982　　　　　　41

1983　　　　　　41

1984　　　　　　49

1985　　　　　　38

1986　　　　　　70

1987　　　　　　30

1988　　　　　　49

1989　　　　　111

20.0

9.1

4.5

28.2

23. 8

ll.8

5.8

5.8

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

0

(村田, 1997b)
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3)有機肥料としての人糞尿の閉居

近年の有機栽培農産物-の国民の指向は高く､野菜栽培-の堆肥使用が広がっている｡さらに､

畜産廃棄物処理の観点からも未発酵の家畜糞を農地還元することが看過されている面もある｡さら

には､加熱処理をしない人糞尿の使用が一時期増加した｡ ｢加熱していない人糞尿｣の使用量は1986

年には年間3,000tであったが､ 1990年には10倍強の35, 000tに痩加している(農林水産省消費･

安全局農産安全管理課, 1992)c

ヒトの糞便とともに外界に出たヒト回虫Ascaris lumbricoidesの受精卵は､外界で発育･分裂

を重ねて､好適な環境下では､ 18日で感染可能となる｡しかし､不受精卵や未発育の受精卵は感染

性がないo熱処理や発酵していない人糞尿は､回虫卵の成熟に好適な環境を提供しうるので､人糞

尿の農地-の使用は,回虫の感染率を高める原因になる｡人糞尿の使用量は1988年-1991年に急

増し､ 1990年には全国で34,000 tに上るが､無償取引されている量はこの統計に入らないので､

実態はこの5-10倍はあるだろうとみられている(村田,1997a)c　しかもこの時期に全国で回虫症

の多発が報告されている(図5.1.1),その後､人糞尿の流通量は急激に減少し､ 1992年は3,000

1971-75　1976-80　1981-85　1986-90　1 991-95

年

図5.1.1回虫迷入症の国内症例卓

藤田(1997b)

t以下までに減少している｡それとともに回虫の多数寄生例の症例数も減少したので､人糞尿と回

虫症の増加との因果関係が指摘されている(村田, 1997a),

4)有機栽培野菜による寄生虫症

不適切な有機栽培により人糞尿や未熟な堆肥から野菜を介して感典したと推定されている寄生虫

症の事例をまとめ､表5.1.4に示す｡以下､各事例について詳述する｡
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【有機野菜による回虫の多数寄生例】

未処理の人糞尿の使用増加と呼応して､回虫の多数寄生例は､.1980年代後半から1990年にかけ

て多く見られる.西山ら(1991)は一､ 2歳の男児から駆虫にようて13匹の回虫を確認'Lた｡その感

染経路に関しては､回虫卵陽性者の人糞を用いて家庭菜園で栽培した野菜を離乳食の時から食べさ

せていたことが判明し､自家菜園の野菜が感染源と推定された｡また､ ｣二腹部痛を訴えて来院した

65歳の女性から､ 82匹もの回虫の排池を見た症例が報告されている(藤田ら, 1995)c ･さらに､ 91

匹もの回虫により腸閉塞を起こした3歳男児の例(押川ら,1992)､胆石の手術で掃出された10個

以上の胆石すべてが､回虫卵が核となって形成されていた例(藤田,1997a)など､すべて､人糞尿

を使用した自家菜園野菜や有機栽培野菜の多食が原因であると推定されている｡

藤田(1997b)は､有機栽培野菜の宅配を利用している主婦の回虫寄生症例を示し､家族は寄生

虫卵陰性であったことから家族からの感染の可能性は低く､有機栽培野菜が感染源であろうと推定

している｡この.ような回虫症の少数寄生例は､特記すべきことがなく報告されないので､実際の症

例数はかなり多いだろうと指摘している｡

【豚糞肥料が原因と推定されるブタ回虫症】

ブタ回虫Ascaris suum (Toxocara suuni)はブタに寄生している回虫で､成虫､幼虫､虫卵のい

ずれもヒト回虫Ascaris lumbricoidesとその形態が似ている.実験的にヒトにブタ回虫卵を感染さ

せた例では(人体実験は今では倫理上考えにくいことであるが)､感染率は19例中37%で､一方､ヒ

ト回虫をブタに投与した場合の感染率は100%であった(高田,1950),すなわち､ブタ回虫はヒトに

は比較的感染しにくい｡一方､.ヒト回虫はブタによく感染することが知られている｡
L

表5. 1.4　有機栽培野菜による`と疑われる寄生虫感染例

寄生虫　　　患　者　　　　　L症　状　　　　　　　　　推定される原因　　　　　　　　文　献

回虫　　2歳男児

回虫　　3歳男児

回虫　　65歳女性

回虫

回虫　　妊婦

ブタ回虫　中高年17例

肝蛭　　高齢者2例

肝蛭　　中高年者7例

有鈎嚢虫　33歳女性

有鈎嚢虫　21歳女性

回虫　　中年男性2例

回虫成虫を吐出

小児閉塞性イレウス

上腹部痛

回虫卵による胆石症

回虫成虫を排出

幼虫移行症

肝蛭症

肝蛭症

全身疫撃･意識障害

発熱･上肢しびれ

胆道内回虫迷入症

人糞尿を使用した家庭菜園野菜

下肥を用いて栽培した野菜

自家製有機肥料による家庭菜園野菜

有機栽培野菜

宅配による有機栽培野菜

豚糞で栽培された野菜

牛糞からの水系感染(農作業､野草)

牛糞堆肥による家庭菜園野菜ほか

韓国産白菜キムチ

韓国産白菜キムチ

人糞尿使用菜園の白菜製韓国産キムチ

西山ら(1991

押川ら(1992

藤田ら

藤田(1997a)

藤田(1997b)

丸山ら(1996)

磯田ら(1996)

名和ら(1996)

荒木(1994)

永倉･永山(1996)

杉山ら(1992)

豚糞肥料に混入したブタ回虫が原因と考えられる家族性の好酸球増多症の多数例が報告されて
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いる(丸山ら,1996),これは南九州のある地方で､ 1994年5月から1996年1月までにブタ回虫症

が17例兄いだされた｡ほぼ全例で高度の好酸球増多が認められ､患者は発熱､咳､胸痛を訴えた｡

検便による虫卵と虫体の検査は換り返し実施されたが､すべて陰性であった｡しかし､血清学的検

査によりブタ回虫症であることが判明した｡患者の居住地は南九州の養豚業が盛んな地域で､周囲

の畑や自家菜園で､豚糞が肥料として使用されていた｡この地区のブタの約30%がブタ回虫に感染

していると推定され､ブタから排出されたブタ回虫卵を生野菜とともに偶発的に経口摂取したため

感染したものと推定されている｡ブタ回虫は､土壌中で50週間生存するという報告があることか

ら(Larsen and Poepstorff,1999)､生の豚糞を肥料に用いたり､ブタを放し飼いにしたりするこ

とにより､ブタ回虫が散布されることが懸念される｡

ブタ回虫症では重篤な患者はまれであるが､ブタ回虫卵を一度に大量摂取すると重篤な肺炎症状

を示すことが､前述の人体実験で明らかになっている(高田ら,1950).

以上のことから､ブタの糞尿を肥料として使用する場合には､感染予防のために加熱処理するか､

堆肥化して発酵熱により無害化させる必要があると考えられる｡

5).畜糞一水系感染による寄生虫症･

【牛糞肥料が原因と思われる肝蛭症】

牛糞肥料が原因と思われる肝蛭(カンテツ)症が､岡山県(松岡ら, 1987)や兵庫県(磯田ら, 1996)､

南九州(名和ら,1996)で発生したと報告されている.肝蛭Fasciola sp.は吸虫に属する人畜共通

感染寄生虫であり､重篤な全身症状を呈するものからほとんど無症状の場合まで多様であり､糞便

中の虫卵の検査や血清試験では陰性であることも少なくないため､見過ごされている事例も多いと

推定されている(松岡ら,1987)｡ 1992年までに国内で100例以上の症例が報告されている(顔

田, 1997b),兵庫県の例では､屠殺された牛の約2%から肝蛭虫体が検出されており､生牛糞は感染

源となると指摘されている.牛糞中の虫卵が､中間宿主のヒメモノアラガイを経てセルカリア(有

尾幼虫)となり､セリ､ミョウガなどの水草に付着してメタセルカリア(被嚢幼虫)となり､農作

業中で手に付着し､また水草の生食により経口感染する｡南九州の症例では､ 3県で短期間に相次

いで7例のヒト肝蛭症が兄いだされている(名和ら,1996),うち3例は牛を飼育する農家であった

が､他の4例では牛を飼育していないが､牛糞堆肥を畑や水田に使用している農家であった｡

6)輸入野菜が原因と思われる寄生虫症

生鮮野菜の輸入量は､年々増加している｡一方､回虫の感染者は東南アジアを中心に約6億5000

万人いるといわれ､海外での回虫感染率(1991年度)は､バングラディッシュで28-92%､インド

ネシア49%､マレーシア9-20%､フィリピン70%であった(藤田,1997b)ォ東南アジアや中南米諸国

では､野菜の栽培などに人糞尿肥料が現在でも使用されていることが多い.また､キューバの都市

部では､ヒトにも感染しうるイヌ回虫が土壌試料45点の42%から検出されている(Dumenigo and

Galvez,1995),ペルーの一部の地域では､寄生虫の感染率が高く､女性の47%に鈎虫(こうちゅう:
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十二指腸虫ともいい､小腸上部に寄生して吸血する)が､また82%に鞭虫(べんちゅう:盲腸の粘

膜に体を射しこんで寄生する腺虫網に属する寄生虫)が寄生していて､妊婦の貧血症の原因となっ

ている(Larocqueら,2005)｡これらの寄生虫はいずれも糞便に出て､汚染された土壌を介して経口

感染する｡

このような海外の状況を考えると､寄生虫感染率の高い地域からの輸入野菜が寄生虫の感染源と

なる可能性が指摘されている(藤田, 1997b),

【ブタ糞尿を肥料としたキムチが原因と思われる有鈎嚢虫症】

~有鈎嚢虫(ゆうこうのうちゅう)は有鈎条虫(いわゆるサナダムシの一種)の幼生で､感染ブタ

の肉を生食または半生で食することで感染する｡有鈎嚢虫症は､ 1993年までに389症例あり､うち

外国人が63例､沖縄県内が168例､その他の国内例が94例で､沖縄県を除いては､日本では比較

的まれな寄生虫症であった(荒木, 1994),しかし近年､食用ブタの輸入や輸入食品を介しての感染

が懸念されている｡韓国産のキムチを常食していた女性の感染例があり､豚糞を介して白菜が汚染

され､それを用いたキムチが感染源であると推定されている(荒木, 1994)e　この女性は全身痘撃及

び意識喪失を起こし入院し､脳腫癌の疑いで開頭手術が行われ､術後の病理標本より有鈎嚢虫症と

診断された｡海外渡航歴がほとんどなく､ブタ肉の生または半生での食歴もなかった｡その後の問

診で､スーパーで購入した韓国の特定の施設で製造されたキムチを毎日食べていたことがわかり､

キムチからの感染が疑われた(荒木, 1994)｡.永倉･永山(1996)も同様に韓国産キムチが原因と思

われる有鈎嚢虫症を報告している｡

一方､最近の有鈎嚢虫症の症例では成虫のいない例が多く＼食品を介した感染経路としては､虫

卵の付着した汚染野菜から経口感染した場合が考えられる(藤田,1997b)c　メキシコでは､ヒトし

尿の野菜-の撒布が､野菜等を介した有釣条虫虫卵の感染経路として問題になっている(藤田,

1997b)

【白菜キムチによる回虫症】

白菜キムチが原因の回虫寄生例がほぼ同時に2例兄いだされている(杉山ら, 1992)｡心寓痛を訴

える2名の中年男性の胆道から回虫が発見された｡問診では､ 2例とも海外渡航歴はなく､有機栽

培野菜の摂食歴もなかった｡共通点は､同一の韓国料理店でよくキムチを食べていたことであったO

その店のキムチから回虫受精卵が検出され､キムチが感染源であることが確認された｡そのキムチ

は韓国で人糞尿を肥料として自家栽培した白菜を漬け込んだものであった｡

2005年秋､中国産や韓国産のキムチがイヌ回虫やヒト回虫に汚染されているという報道が国内で

続いた｡イヌ回虫Toxocaracanisはヒトにも感染し､移行症を引き起こす(肝臓､腎臓､肺､脳､

目などに移行して､肝炎や胆石の原因となるほか､発熱､呼吸困難や脳障害を起こす)｡イヌ回虫

は野良犬などが多い都市部の土壌では極めて高率で検出されている｡例えばトルコのアンカラ市内

から採取された170点の土壌試料の31%からイヌ回虫が兄いだされている(Oge and Oge, 2000)c

また､ネパールのカトマンズ市内及び周辺地域の土壌156点の37%から､ヒト回虫やイヌ回虫など

何らかの寄生虫が検出された(Raiら,2000)c　タイ国南部の都市土壌からは55-72%の検出率で､
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ヒト回虫やイヌ回虫を主とする寄生虫が兄いだされている(Ugaら,1997),イヌのイヌ回虫感染率

は､オランダの調査では､ 286頭の成犬の8%､ 159頭の子犬の15%であった(Overgaauw and

Boersema, 1998)c

7)その他の寄生虫症

し尿･有機肥料が原因になると思われる寄生虫症には､上記のほかに､鞭虫症､鈎虫症､東洋毛

様線虫症､糞線虫症､クリプトスポリジウム症､サイクロスポーラ症､ランブル鞭毛虫症､赤痢ア

メーバ症などが指摘されている(藤田, 1997b)c

8)人糞尿や家畜スラリーの無害化

有機栽培野菜による寄生虫症を防止するには､人糞尿や家畜糞､家畜スラリーの無害化が重要で

ある.家畜糞を適切に堆肥化することで､発酵熱により寄生虫が死滅するC堆肥化過程における病

原菌の無害化に関しては､ 5. (2)12)項で述べる｡一方､家畜スラリーを単に貯留した場合には､回

虫卵は12週間以上生存したという報告があり(Gaasenbeek and Borgsteede, 1998)､また､家畜寄

生虫であるオステルターグ胃虫(病原線虫の一種)は20℃では1ケ月､ 3℃では5ケ月間以上生存

していた(Persson,1974),従って'､家畜スラリーを使用するには､何らかの無害化処理が必要で

ある｡しかし､人糞尿や家畜スラリーのように液体に近い性状のものは､そのままでは堆肥化には

馴染まない｡無害化する方法としては､ ①発酵中の堆肥に投入する､ ②加熱処理する､ ③薬剤によ

り消毒する､ ④メタン発酵により資源化する､ ⑤水処理する､などの方法がある｡このうち､堆肥

に投入する方法では､発酵中の堆肥-の水分補給を兼ねているので､処理量に限界がある｡また､

スラリーを55℃で数時間加熱することで､回虫卵などを死滅させることができる(Burden and

Ginnivan,1978),家畜スラリーにホルマリン､石灰窒素､フェノール系薬剤などを投入して回虫卵

を死滅させる取り組みもあるが､室内実験ではうまくいっても､現場規模では成功しにくい

(Al-Wakeel and Ismail, 1981)｡家畜スラリーを牧草地に散布すると家畜寄生虫の温床となるので､

それを防ぐために薬剤による消毒処理が検討されている｡オステルターグ胃虫は､家畜スラリー内

で､ 5%石灰添加により20℃で､また5%ホルマリン添加で速やかに死滅した(Persson,1973)c　スラ

リーや下水汚泥にアンモニアを添加して40℃に保温することで､ 3週間以内に回虫卵を死滅させる

ことができたという報告もある(Ghigliettiら,1995),メタン発酵の場合､高温性メタン発酵槽内

(55℃)では24時間以内にブタ回虫は死滅したが(Plym-Forshell, 1995)､中温性メタン発酵槽内

(35-37℃)ではブタ回虫卵は死滅しにくく､ 20日間でわずか17-18%しか死滅しなかったという

(Jurisら,1996),このことは､畜糞を用いたメタン消化液中には回虫卵などが生存している可能

性が高いことを示している｡従って､人糞尿や家畜糞尿を中温性メタン発酵により資源化する際に

は､その消化液の無害化が問題となる｡

回虫の卵などが土壌中に入ったり野菜に付着したりした場合､どのくらい長期間生存するかにつ

いては､ 5 (2) 9)の項で紹介する｡
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9)まとめ

このように､寄生虫の感染様式を考慮すると､家畜糞や人糞を生のまま農地に使用することは､

寄生虫感染を引き起こす可能性を高めるため避けるべきで､適切な無害化処理が必要である｡キム

チや生鮮野菜などの輸入食品にも注意が必要である(藤田,1977b;村田,1997b)c　フランスのルー

ブル宮殿から11-16世紀の回虫卵が兄いだされており､当時の宮廷貴族達の生活様式が考察され

ている(Bouchet, 1995)｡この調査では生きた回虫卵は兄いだされてはいないが､卵体の形態はほ

とんど変質していなかったと報告されている｡
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2)微生物

1)文献調査法

本稿に収集した文献は､ MEDLINE (英文)及びMAGAZINEPLUS (和文)を用いて検索した　MEDLINE

は米国National Center for Biotechnology Informationがサポートする世界最大の医学･生物学

デ∵タベースで､ 1966年以降をカバーしているOまた､ MAGAZINEPLUSは､雑誌記事索引ファイル(国

立国会図書館)､ J O I NT経済･産業雑誌記事(経済文献研究会)､ KSK海外企業誌紙記事(機

械振興協会)､学会年報･学術論文集､ジャーナルインデックス(日外アソシエーツ)を一括検索で

きる国内統合データベースである｡

キーワードとしては､英文ではmanure､ compost､ pathogenic bacteria､ human pathogenic fungi､

Escherichia coliなど多数を､また和文では､土壌､堆肥､病原微生物､大腸菌､ 0157､病原糸状菌

など多数を用いた｡検索結果を表5.2.1及び表5.2.2に示す　MEDLINEでは多数ヒットし､タイト

ルを調べると有用文献候補として合計311編(重複あり)が抽出された｡一方､ MAGAZINEPLUSでは

ヒットした論文計62編のタイトルを吟味すると､20編(重複あり)が関連文献として抽出された｡

一方､関連する主要な総説であるDeportesら(1995)､ Pell (1997)､ Bicudo and Goyal (2003)

及び染谷･井上(2003)の引用文献からも関連文献を収集した｡

文献の入手には､ネットからダウンロード可能なもめは極力ネットを用い､そのほかは全国の大

学所蔵の論文を調べて文献請求した｡最終的に論文の内容を読んで､関連文献を抽出した｡この作

業により､有機肥料と病原微生物に関連する国内外の重要論文約四百編弱を得た｡

2)緒　言

我が国の有機系廃棄物の発生量は､家畜糞尿が年間約9, 400万トン,農作物残渡が1,400万トン,

生ゴミが2,000万トン,下水汚泥が8,600万トンという膨大な量に達すると推定されている(茅野,

2000)c　これらを廃棄物として適正に処理処分するのみならず､堆肥化などによりバイオマス資源

として利活用する施策が､バイオマス日本総合戦略の閣議決定(2002年12月)以来､省庁横断的

に推進されている｡

堆肥は､農地に肥料成分を供給するとともに､いわゆる｢土づくり｣の基本となる有機物を提供

する重要な肥由である.近年､環境問題や安全な食品-の志向を背景として､減農薬や有機農業､

オーガニック食品-の関心が高まり､堆肥は､重要な農業資材として再評価されつつある｡家畜排

せつ物法(1999)及び食品リサイクル法(2000)の制定により､家畜ふんや食品廃棄物等の適正な

堆肥化等が奨励されていることも､堆肥の生産拡大を加速させている0

一方で堆肥は､家畜ふんや下水汚泥など､本来､腸管感染系の病原菌が内在しうるものを原料と

しているのであるから､衛生的管理が重要である｡しかし､堆肥の製造や使用の場において､衛生

面に関する認識は必ずしも深いとは言えない｡最近改正された肥料取締法(1999)においても､堆

肥に対して原料や成分の表示義務が課されたが､衛生面での検査や表示義務はない｡ (社)日本施
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設園芸協会では｢生鮮野菜衛生管理ガイド｣ (2003)を策定し､農業資材

としての堆肥の衛生管理を重視し､その取り扱いの指針を設定している(詳細は5(2)12)項)｡ま

た最近､農水省は｢食品安全のためのGAP策定･普及マニュアル(初版)｣ (農林水産省消費･安全

局, 2005)を策定し､農産物の生産･収穫･選別･輸送の各行程でGoog Agriculture Practice

(適正農業規範､ GAP) ･の導入を提案し､適正なリスク管理による食の安全の確保の推進に努めて

表5.2. 1 MEDLINEによる堆肥の病原微生物に関する検索
(1966年以降-2006年1月23日)
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表5.2. 1　(つづき)
No.　　キーワ-
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表5.2.2 MAGAZINEPLUSによる堆肥の病原微生物に関する検索
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いる(農林水産省, 2005),この中で堆肥は､重金属とともに病原微生物のリスク因子として､適

正な対処法が提案されている.ただし､堆肥の品質に関しては言及されていない｡
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魚介類9., ifr類加工品

千

図5.2.1食中毒の原因食品
2002年(発生総数1,850件)
厚生労働省食品安全部監視安全課
食中毒･食品環視関連情報

近年の食生活スタイルの変化､すなわち､健康･グルメ志向による野菜類の生食の増加､テイク

アウト料理や外食の増加､カット野菜の増加､農産物の大量生産･広域流通､さらに有機農産

物-の志向の高まりなどは､新しい形の衛生的リスクを増大させている｡農産物の生産から流通､

消費までの過程のどこかで､農産物がひとたび病原菌に汚染された場合､大きな食中毒事件に拡

表5.2.3　食中毒の主な原因物質(2002年)
原　　因　　物　　質　　　　　　　　発生率(%)

細菌(総数)
サルモネラ属菌

カンピロバクタ一･ジェジュニ/コリ

小型球形ウイルス

腸炎ビブリオ

病原大腸菌

うち腸管出血性大腸菌

ブドウ球菌

クエルシュ菌

セレウス菌

ウイルス

自然毒

化学物質

その他

不明

74. 4

25. 1

24.2

14. 2

12.4

5.2

0.7

3.9

2.0

0.4

14.5

6.6

0.5

0.1

3.8

2002年(発生総数1,850件)
厚生労働省食品安全部監視安全課食中毒･食品環視関連情報

322



大するおそれがある1996年に発生した腸管出血性大腸菌0157: H7 (以下､大腸菌0157)による

大規模食中毒事件は､まだ記憶に新しいところである｡このときの原因食品としてカイワレ大根が

疑われたが､その真偽は別として､その風評被害の大きさは計り知れないものであった｡このよう

な背景から､堆肥など農業資材を介した病原微生物による農産物の汚染は､未然防止が最重要課題

であり､農産物の安全･安心は､予防対策が決めてとなるだろう｡

我が国の食中毒の原因食品を図5.2. 1に示す(2002年度厚生労働省集計)｡原因不明が約54%あ

り､次いで｢その他｣ (原因食は特定できるが､食材が特定できないもの)が21%､複合調理食品が

4.6%である｡食材として判明しているものの中では､魚介類が9.5%で最も比率が高く､次いで野菜

類とその加工品が4.7%､三番目に肉類とその加工品が3.0%である｡ただし野菜類とその加工品の

内訳の69%がキノコ類(自然毒)によるもので､残り31% (食中毒全体の約1.5%)がキノコを除く

野菜類に関連する事例である｡すなわち､キノコを除く野菜類とその加工品による食中毒事例は全

体の約1.5%と低率である｡しかし､食中毒の原因物質全体のうち原因不明及び｢その他｣､及び複

合調理食品が合わせて約79%を占めており､その中で野菜関連の事例がどれだけ含まれているかは

不明であり､原因食品が特定されている事例(食中毒全体の20.8%)の中では､キノコを除く野菜

類とその加工品は7.2%を占めている｡従って､野菜類による食中毒は､決して低い比率ではないと

推定される｡

食中毒の原因物質は(表5.2.3)､判明している事例の中では細菌類が最も高く約74%で､その中

で主要な原因菌はサルモネラ25%､カンピロバクタ-24%､小型球形ウイルス14%､腸炎ビブリオ12%､

病原大腸菌5%､ブドウ球菌4%の順になっている｡このうち海水菌である腸炎ビブリオを除くすべ

ての菌種が､野菜や堆肥から検出されている(後述)0

こ?ような背景から､安全･安心な農産物を生産するうえで､堆肥の衛生管理は今後いっそう重

要となるものと思われる｡そこで本稿では､堆肥に関連する病原菌とその制御に関して､最近の研

究成果やリスク管理の考え方を踏まえて解説する｡なお､本稿の執筆に当たって､Straubら(1993)､

Deportesら(1995)､ Pell (1997)､ Bicudo and Goyal (2003)､及び染谷･井上(2003)の総説を

参考にした｡

本稿での言葉の定義･解説

堆肥､コンポスh:

堆肥という言葉には､堆厩肥､コンポストなど類似語がある｡主として､家畜糞やワラ類を堆積

して発酵させたものを堆肥､下水汚泥や都市ごみなどを原料とする場合はコンポストと呼ばれるこ

とが多い.英語では､家畜糞が畜舎内や敷地内で自然に堆積発酵したものをmanureと呼び､それ

をさらに人為的に発酵させたものをcompostと呼ぶことが多い｡また家畜糞以外の有機質資材を堆

積発酵させたものをすべてcompostと呼ぶ｡本稿では単純化のために､主に堆肥の語を使用する｡
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大腸菌群coliform bacteria :



大腸菌群は､･一定の検査方法で検出された乳癌発酵性､胆汁酸塩抵抗性でガスを産生する細菌群

の総称で､大腸菌Escherichia coliのみでなく､腸内細菌科のKlebsiella､ Enterobacter､

Citr｡bacterも含まれ､さらに腸内細菌科以外にもAeromonas属細菌を含むO糞便汚染の指標とし

て広く用いられている｡ただし､環境中には､大腸菌の類縁菌で腸内細菌科に属するが､動植物に

は非病原性の細菌が常在している｡とくに､植物の葉や根面または組織内部には､エンドファイト

と励まれる非病原性の植物共生菌が存在することがある.従って､野菜類から大腸菌群が多数検出

されても､糞便由来ではない可能性もあるので､注意が必要である(5(2)6)参照)0

大腸菌群の検査には､乳糖ブイヨン培地またはBGLB培地(いずれも液体培地)を用いた最確値

法か､デスオキシコレート寒天培地を用いた希釈平板法を用いる｡

糞便性大腸菌群fecal coliforms :

EC液体培地を用いた最確値法により44. 5℃で24時間培養し､ガス産生により判定する方法によ

り測定される菌群を糞便性大腸菌群と呼び､大腸菌とその類縁菌を含む細菌群である｡大腸菌群よ

りは真の大腸菌に近い菌群を検出していると考えられている｡現在は大腸菌を直接検出できる選択

分離培地が開発されているが､それがなかった時代に､大腸菌に準ずる菌群として計測されたo現

在でも世界的に広く各種水質基準に使用されているほか､米国EPAの下水汚泥及び下水汚泥堆肥の

品質基準などに採用されている｡

大腸菌Escカerichia coli :

大腸菌は腸内細菌科に属する通性嫌気性で芽胞を持たないグラム陰性梓菌で､一定の生物学的性

状を有する菌種をいう｡ヒトや動物の正常な腸管の常在菌で(ただし腸管内での菌数は比較的低い)､

大部分は非病虎性であり､特定の血清型とそれに対応した毒素産生能を持つ菌株のみが病原性を有

する(下記)｡なお､食品衛生法でいう大腸菌とは､糞便性大腸菌群を指す｡

大腸菌の計測には､クロモカルト･コリフォームアガ-培地などの選択培地による希釈平板法が

用いられる｡

麺原大腸菌pathogenic Escherichia coli :

大腸菌のうち何らかの病原因子(毒素など)を持つ株だけが病原性を持ち､病原大腸菌と呼ばれるo

病原大腸菌は毒素の種類によって4グループに分けられるC

腸管侵入性大腸菌(Enteroinvasive Escherichia coli, EIEC)

毒素原性大腸菌　(Enterotoxigenie Escherichia coli, ETEC)

腸管出血性大腸菌(Enterohaemorrhagic Escherichia coli, EHEC)

･腸管病原性大腸菌(Enteropathogenic Escherichia coli, EPEC)

このうち赤痢毒素に似た強力な毒素であるVero毒素を持つ大腸菌をVero毒素産生大腸菌(Vero

toxin producing Escherichia coli, VTEC)または､その臨床症状から､腸管出血性大腸菌
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(Enterohaemoragic Escherichia coli, EHEC)と呼ばれる.大腸菌0157.はVTECまたはEHECの

代表格で､我が国の食中毒の原因となるVTECの約9割が大腸菌0157である｡なお､ EHECには他に

026､ 0111などの血清型も含まれる｡

表5.2.4　家畜糞､ 下水汚泥および都市ごみ(厨芥類､堆肥化用分別ごみ)から検出されたヒトの病原体
細菌

Arisonahinshawiiアyノナ歯

Aeromonasspp.アエロモナス菌

Bacillusanthracis炭症菌

Bacilluscereusセレクス菌

Brucellaspp.ブルセラ菌

Campylobacterperfringensキヤンピロバクタ-

Campylobacterjejuniキヤンピロバクタ一･ジェジュニ

Citrobacterspp.キヤンピロバクタ-

Clostridiumbotulinumボツリヌス菌

Escherichiacoli大腸菌

Klebsiellaspp.クレプシエラ

Leptospiraicterohaemorrhagiae1/プFスビラ

Listeriamonocytogenes'

Jステyア･モノサイFグネス

Mycobacteriumtuberculosis結核菌

pasteurellapseudotuberculosis偽結核菌

Proteusspp.プロテウス菌

Providenciaspp.プロビデンシア菌

pseudomonasaeruginosa緑膿菌

Salmonellaspp.サルモネラ

Serratiaspp.セラチア菌

Shigellaspp.赤痢菌

Staphylococcusaureus黄色ブドウ球菌

streptococcusspp.レンサ球菌

vibrioparahaemoliticus腸炎ビブリオ
Vibrio申oleraeコレラ菌

Yersiniaenterocoliticaエンテロコリチカ菌

糸状菌

Aspergillusfumigatusフミガ-ツス菌

Candidaalbicansカンジダ･アルビカンス菌

Candidaspp.カンジダ菌

cryptococcusneoformansクリプトコツカス菌

Epidermophytonspp.表皮菌

Geotrichumcandidumグオjtyクム歯

Microsporumspp./ト胞子菌

phialophorarichardsiiアイアLZフォー7I5

TrichosporoncutaneumhUコスポL=ン歯
Tricophytonspp.&wm

原虫
Acanthamoeba spp.

Dientamoeba fragilis

Entamoeba hystolytica yfcfflT J- -'^

Giardia intestinalis　ジアルジア

Giardia lamblia　ジアルジア

Isospora belli

ノ悔egleria fowleri

Palantidium coli

Sarcocystis spp.

Toxoplasma gondii　トキソプラズマ

寄生虫
Ancylostoma duodenale　ズビニ鈎虫

Ascaris lumbricoides　回虫

Echinococcus granulosus　単包条虫

Echinococcus multilocularis　多包条虫

Enterobius vermicularis　暁虫

Hymenolepsis nana　小型条虫
Necator americanus　アメリカ鈎虫

Strongyloides stercoralis　糞線虫
Taenia solium　条虫

Taenia saginata　条虫

Toxocara cati　ネコ回虫

Toxocara canis　イヌ回虫

Trichuris trichura　鞭虫

ウイルス

Enterovirus　エンテロウイルス

Poliovirus　ポリオウイルス

Coxsachivirus　コクサッキーウイルス

Echovirus　エコーウイルス

Myxovirus　ミクソウイルス
Adenovirus　アデノウイルス

Astrovirus　アストロウイルス

Calicivirus　カリシウイルス

Coronavirus　コロナウイルス

parvovirus　パルボウイルス

Reovirus　レオウイルス

Rotavirus　ロタウイルス

Noewalk virus　ノーウオークウイルス

Hepatitis A virus A型肝炎ウイルス

Hepatitis E virus E型肝炎ウイルス

Deportes　ら(1995)の表を改変

サルモネラ:

サルモネラSalmonella en.tericaも腸内細菌科に属するグラム陰性菌であるが､乳糖分解性がな
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いため｢非大腸菌群｣に属する｡本菌は動物や鳥類の腸管常在菌であり､畜糞､特に鶏糞に含まれ

ることが多い｡サルモネラは血清型により約2,000種類に分類されており､これらの血清型は

SalmonellaEnteritidis等とローマン体で表記されるo　ヒトに食中毒を引き起こす種類が含まれる

ため､サルモネラが検出された場合､病原性を持つ可能性が高いと見なされている｡

サルモネラの菌数測定には､DHL寒天培地またはMLCB寒天培地などの選択培地を用いる希釈平板

法が主に用いられる｡

菌数の単位:

微生物数の単位には､希釈平板法により計数される場合にはCFU (colony formingunit､コロニ

ー形成単位)が､また最確値法ではMPN (most probable number､最確値)が使用される｡例えば

堆肥中の大腸菌群が､デスオキシコレート培地(希釈平板法)により計測された場合には､菌数の

単位はCFU/g乾物と表示され､ BGLB培地で計測された場合には､ MPN/g乾物と表示される｡

3 )家畜糞等堆肥原料中の病原微生物

家畜ふんには､腸管由来の病原菌が含まれることがある｡家畜ふんや下水汚泥､都市ごみなど､

堆肥の原料となるものに含まれうるヒトの病原体を表5.2.4に示す｡実に多種多様な病原体が存在

するが､家畜自体にとっては､その多くは病原性を持たないため､保菌動物(キャリアー)は外見

上からは何ら保菌の有無が分からない｡これが､家畜ふんの病原菌汚染に注意が

払われにくい原因のひとつとなっている｡これら病原体の中で特に､大腸菌､サルモネラ､リス

表5.2.5　堆肥原料(牛糞､下水汚泥および都市ごみ)中の大腸菌群数

原 料
大 腸菌群数

(c fu or MPN/g)
地 域 LM &

牛 糞 3●0× 106 日 本 悔 … ら(1999)

1●3×10 6ー3●0×1 0 7 日 本 羽生 ら

2●3×1 0 5ー3●3×1 0 5 * 本多 (1999)

3●0×1 0 5小3■0×1 0 7 フィンラン ド Vuor inen & Sahar inen (1997)

下水汚 ite 2●0 ×108ー 1●5 ×109 米 国カル フォル ニア Greenberg ら (1986)

4●0×1 0 5小4●0×1 0 6 米 国カル フォル ニア Pereir a-Neto ら

都 市 ごみ 5■0 ×109 フランス Depor tes ら (1998)

4. 6 ×106 イ タ リア Pera ら

*4 .0 ×107 米 国カル フォル ニア Pereir a-N eto ら

*糞便性大腸菌数　　　　　　　　　　　　　　　　染谷･井上(2003)
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表5.2.6　堆肥原料(牛糞､生ごみ)中の各種病原指標菌数

菌数(cfu gH　乾物)

原　料 大腸菌群　　　　　　　　　　　　大腸菌　　　　　　　　　　　　　　　サルモネラ

去‡　-V:芸　　　　宣　言　　‡ ｣ VC

牛　糞　　5　　　4　　　ND-9.6×107

生ごみ　　　　　　　　　　　　ND -　〉106

1.6×102 -8.5×

107

ND

4　　　　ND -　5.4×108

ND -　>107

ND,不模出(検出限界:〈 20 cfu g"1乾物).　　　　　　　　　　　　グンら(2005)を改変

テリア･モノサイトゲネスなどの細菌が堆肥の原料汚染菌として重要視されている｡それは､比較

的少ない菌数で感典･発症を引き起こす性質を持っているからである0

牛糞など堆肥原料中ゐ大腸菌群数について調査した内外の報告を表5.2.5にまとめた.牛糞､下

水汚泥､および都市ごみ(厨芥類､または可燃ごみから分別した有機廃棄物)いずれも､大腸菌群

数が乾物1グラムあたり105-107個検出され､下水汚泥では109個という高い菌数も出ている.下

水汚泥は人糞尿を含む下水を処理したものであるから腸管系の細菌が多数残留することがあるが､

一方､直接の大きな汚染源が見あたらない都市ごみからも多数検出されている点は､注目すべきで

ある｡

大腸菌群に加えて､大腸菌とサルモネラの菌数について表5.2.6に示す｡牛糞5点のうち4点か

ら大腸菌群､大腸菌､サルモネラが検出され､生ごみ(厨芥類)からもとれらの菌群が検出されて

いる｡生ごみは､数日前は食材ないし食卓に上っていたものであるが､ごみとなって混合収集され

ている間に､これら病原指標菌が増殖したものと考えられる｡
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図5.2.2　　Vero毒素産生性大腸菌の月別発生状況

国立感染症研究所感染症情報センター病原微生物検出情報

2006年2月24日現在
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4)家畜による大腸菌0157の保菌

堆肥原料中に残存する可能性のある病原微生物で最も警戒すべきものは大腸菌0157であろう｡

この点で､家畜糞に含まれるヒトの病原菌として､近年､本菌が注目されている｡本菌は､欧米で

は1980年代から､生焼けのハンバーガー肉などを介して重篤な集団食中毒を多発してきた｡我が

国では､ 1996年の堺市における8,000人を越える大量発症以来､年間約2,000-3,000人の届け出

患者数がある(図5.2.2),大腸菌0157による食中毒の原因食品は､確定できない場合も多いが､

我が国で判明している範囲では野菜･野菜サラダが26%やあるほかは､牛肉及び牛内臓肉が約半数

を占める(図5.2.3),この事実から､汚染源として牛が重要視されている(中滞､ 2001),

飲料水4.6%

図5.2.3　0157による食中毒の原因食品
1996年7月-2003年10月
食中毒関連調査43例
厚生労働省食品安全部監視安全課

大腸菌0157は､病原性を持つ大腸菌

のうち､腸管出血性毒素(ベロ毒素)

を産生する腸管出血性大腸菌(Vero

toxin-producing Escherichia coli,

VTEC)の1血清型で､ 0157とH7という

2種類の抗原(菌体表層にある特有の

有機物)を持つ坪である｡病原性を有

する大脇菌の中でも最も感染性が強く､

ごく少数(10個程度)の菌を摂取した

だけで感染が成立するといわれており､

近年猛威をふるっている新興病原菌の

ひとつである｡

食中毒･食品環視関連情報から作図　　　　各種の動物の糞便ないし腸管内容物

について､大腸菌0157の存在を調べた

報告例をまとめた(表5.2.7),ウシ､ヒツジ､ヤギ､シカ､ウマ､ブタ､ネズミ､ハトから検出さ

れているが､ウシ､.ヒツジ､シカの保菌率が特に高く､とりわけ英国とノルウェーの調査例では､

ウシから13-20%もの検出率が記録されている｡肉牛と乳牛に保菌率の一定の傾向は見られないが､

肉牛の中でも､放牧されている牛の方が､畜舎で飼育されている牛よりも保菌率が高いことから､

放牧場での水平感染(ウシからウシ-の感象)が疑われている(Hancockら1994､詳しくは5(2)10)

項を参照)0

我が国での牛の大腸菌0157保菌率は`(表5..2.8)､ 1996年以前は0. 1-0.3%であったのが､ 1996

年以降では1.0-1.5%-とやや上昇している傾向がある｡調査した牛の母集団が異なるので､これ

らの数字の厳密な比較はできないが､ 1%前後の保菌率と推定される｡現在､我が国は､ BSE問題の

観点から各国からの生きた牛の輸入を禁止しているので､これは大腸菌0157を保菌する牛の防疫

にも妬ましい形になっている｡大腸菌0157の牛由来株とヒト由来株は､染色体や毒素遺伝子
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などに違いがないことから､欧米と同様に､我が国でも牛がヒト-の感染源になっていること､さ

らに､日本の株と米国の株とが近縁であることから､海を越えて我が国に広がった可能性が指摘さ

れている(中滞､ 2001).

0157を含めた大腸菌自体は､動物の腸管の正常な細菌叢なので､現在のところ､牛から大腸菌

0157を選択的に除去する方法はない｡そこで､牛の腸管から常在菌としての大腸菌の菌数を低下さ

せ､結果的に大腸菌0157も減少させる方策が種々検討されている｡通常､と畜場に出荷されると

き牛は絶食させられるが､これがストレスとなり､腸内の大腸菌数を増加させる現象が確認されて

おり､また､濃厚飼料の給餌は大腸菌を増加させ､粗飼料は逆に減少させる(中滞､ 2001),この

ように､飼料の質や絶食ストレスなどを勘案して家畜に余分なストレスを与えないことは､大腸菌

0157の伝播防止にもなり､畜産における適正農業規範(Good agricultural practice, GAP)の上

でも重要なポイントである｡

表5.2.7　各種動物からの大腸菌0157:H7の検出率(糞便または腸管内容物)

動物種　検査頭数　検認率　　地　域　　　出　典

ウシ

ウシ

ウシ(肉牛)

ウシ(乳牛)

ウシ

ウシ

ウシ

ウシ(乳牛)

ウシ(放牧肉牛)

365　　　　20. 0

4,800　　　15. 7

1,840　　　13.4

1,661　　16..1

2, 103　　　　4.0

4,361　　　1.2

197　　　　1. 0

3,570　　　　0.3

1,412　　　　0.7

ウシ(畜舎肉牛　　　　600　　　　0.3

ヒツジ

ヤギ

ヤギ

シカ(飼育)

シカ(飼育)

シカ(野生)

ポニー

ブタ

ネズミ

ハト

*　　　　　　　　　　　+

1,000　　　　2. 2

*　　　　　　　　　　　　+

9.0

*　　　　　　　　　　　+

212　　　　　2.4

*　　　　　　　　　　　+

1,000　　　　0.4

10　　　　40. 0

*　　　　　　　　　　　+

*　　　　　　　　　　　+

ノルウェー

イギリス

イギリス

イギリス

イギリス

米国コロラド州

ノルウェー･

米国ワシントン州

米国ワシントン州

米国ワシントン州

米国アイダホm

イギリス

イギリス

米国ワシントン*N

イギリス

米国カンザス*N

イギリス

イギリス

ノルウェー

米国ウィスコンシン州

イギリス

Cizek　ら(1999)

Chapmanら(1997a)

Chapmanら(1997a)

Chapmanら(1997a)

Chapmanら(1993)

Garberら(1999)

Voidら

Hancockら(1994)

Hancockら

Hancockら

Kudvaら(1997)

Chapman (2000) -

Keeneら(1997)

Chapman & Ackroyd(1997)

sargeantら(1999)

Chapman (2000)

Chapmanら(1997a)

Cizekら

Shereら

Dell Omoら

Chapmanら(1997a)

+,陽性(検出率不明) , *　頭数の記載なし
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表5.2.8　日本におけるウシ(糞便または腸管内容物)からの大腸菌0157:H7の検出率

調査時期 検査頭数 検出率 (% ) 出 典

198 7 年 300 0. 33 静岡県東部食肉衛生研究所 (1)

1995 年 4,4 14 0. 12 全国食肉衛生検査所協議会

1995 年 4, 158 1. 40 厚生省研究班

1997 年 6 70 1.04 秋葉 ●中津 (1998)

2 000 年 60 5 1. 50 島根県保健環境科学研究所

(l)http://www. pref. shizuoka. jp/kenhuku/kf-18/kanda. html　　　　　　　染谷･井上(2003)

表5.2.9　堆肥製造過程における大腸菌群の消失と製品中に残存する大腸菌秤

原　料
施設　　消失までの

数　　　　期間

製品中の

大腸菌群数

(CFU or MPN/g)

地　　域 出　　　典

牛糞　　　　　　　1

牛糞･ムギワラ　　1

牛糞･オガクズ　　1

牛糞･オガクズ　　1

オリーブ絞り浮　　1

下水汚泥　　　　　1

下水汚泥　　　　　16

都市ごみ*　　　　1

都市ごみ*　　　　1

生ごみ**　　　　　　4

1週間　　　　ND (く102)

7日　　　　　　ND (く102)

2週間　　　　ND (〈102)

2-6週間　　　ND(く102)

ND (く103)-106

9-12日　　ND (く103)-104

消失せず　　ND (く103)-107

消失せず　　　　7× 102

10日　　　　　ND (く102)

消失せず　　　101-103

7日　　　　　　ND (〈102)

7日　　　　　　　6.2×103

ND (く103)-104

日　　本

フィンランド

日　　本

日　　本

日　　本

日　　本

日　　本

イタリア

米国カルフォルニア

米国マサチューセッツ

フランス

イタリア

日　　本

伊吹ら(1996)

Vuorinen

Saharinen (1997)

渡辺ら(1998)

本多(1999)

グンら(2005)

羽生ら(1997)

梅田ら(1999)

Sciancalepore　ら(1996)

Greenberg　ら(1986)

Soares　ら(1995)

Deportes　ら(1998

Pera　ら(1991

グンら(2005)

ND:不検出､ ( )内に検出限界を示す

*　　収集ごみから分別　　　**　厨芥類

染谷･井上(2003)を改変

5)堆肥に残留する病原微生物

通常､堆肥の製造過程で､発酵熱による発熱のため､堆肥は60℃以上の高温となり､この熱に
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表5.2.10　堆肥製品からの大腸菌群､大腸菌､及びサルモネラの検出率

菌 群 検査試料数 陽性率 (% ) (cfu g"1篭毘) 分離菌種

■大腸菌群2 9 * 3 7 . 9 N D * * * ー2 ●5 ×1 0 6 E s c h e r i c h i a c o l i , E s c h e r i c h i a
vulneris, Buttiauxella

大 腸 菌 12** 0 ND agrestis, Pan toea sp.

サルモネラ1 2 * * 1 6 . 7 N D ー 6 ● 0 × 1 0 3
Salmonella spp.

* 牛糞堆肥 15 点､ 下水汚泥堆肥2点､ 鶏糞堆肥4点､ 生ごみ堆肥8点 グンち (2005) を改変
**　牛糞堆肥6点､生ごみ堆肥6点
***不検出(検出限界:く20 cfu g"1 dry matter)

よって病原菌や寄生虫卵､雑草の種子などが死滅する｡したがって､一般に良質の完熟堆肥には病

原菌が存在しないといわれる｡しかしながら､表5.2.9に示すように国内外の調査報告では､堆肥

製造過程において大腸菌群が堆肥から消失するには､ 1週間以上の発酵期間が必要であり､また､

製品堆肥中に残留する場合も少なくない｡残存している大腸菌群数は､検出限界に近い102個/gと

九州内で使用されている堆肥製品の各種病原指標菌の残存を調査した結果では(表5. 2. 10)､ 29

点の堆肥製品の38%から大腸菌群が最大106個/g乾物のレベルで検出され､それらの分離菌株から

は､大腸菌Escherichia coliのほか､ Buttiauxella､ Pantoeaなど大腸菌群に属する数種の腸内細

菌科の菌種が兄いだされた｡一方､ 12点の堆肥製品からは大腸菌は検出されず､サルモネラが17%

から最大106個/g乾物のレベルで検出された｡

大腸菌群自体は直接の病原性を意味するものではないが､食品や飲料水の衛生検査では糞便汚染

の指標菌として広く使われている｡また農地環境では､大腸菌群が自然常在菌の一部として存在す

る｡稲や麦などの作物の組織内には､窒素固定能を持つエンドファイトと呼ばれる植物共生菌が多

種類兄いだされており､その中には､ EnterobacterやKlebsiella^ Pantoeaなど大腸菌群に属す

る腸内細菌科の菌種が含まれている｡多くの土壌から低温性大腸菌群が103cfu/g程度検出されてお

り､これらの分離株は病原因子を有していないことから､無害な土壌常在菌である可能性が高いと

指摘されている(堀江ら, 1985),このようなことから､堆肥中に大腸菌群が存在すること自体は

病原性としてのリスクは極めて低いが､これが多数検出された堆肥製品の場合､熱による殺菌が不

十分であり､他の真の病原菌が残存している可能性があると考えるべきであると提案されている

(グンら, 2005)ォ

以下､堆肥からよく検出される病原微生物について解説する｡

①大腸菌

大腸菌Escherichia coliは腸内細菌科に属するグラム陰性樟菌で､多くは非病原性であるが､

毒素産生能を有する菌株が病原大腸菌である｡牛糞など家畜糞からは高率で検出される(Carroll

and Jasper, 1978),堆肥化過程における本菌の動態については多くの報告があり､適切な温度管
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理により検出限界以下にまで低減することが可能であると報告されている(Bicudo and Goyal,

2003),

②病原大腸菌0157

大腸菌のうち何らかの病原因子(毒素など)を持つ株だけが病原性を持ち､病原大腸菌と呼ばれ

る｡病原大腸菌のうち､ Vero毒素を持つ大腸菌をVero毒素産生大腸菌(Vero toxin producing

Escherichia coli, VTEC)または､その臨床症状から､腸管出血性大腸菌(Enterohaemoragic

Escherichia coli, EHEC)と呼ばれる.大腸菌0157はVTECまたはEHECの代表で､我が国の食中

毒の原因となるVTECの約9割が大腸菌0157である1980年代に英国で次々と大きな食中毒事件が

発生し､その当時から本菌と牛の保菌との関係が指摘され､のちに詳細な調査報告書がまとめられ

た(Advisory Committee on the Microbiological Safety of Food, 1995),本菌は通常の大腸菌

よりも熱抵抗性が高く､高温堆肥中で､より長く生存する(Gongら,2005).,

適切な堆肥化により本菌は堆肥中で死滅するが(Jiangら,2003)､堆肥とともに土壌中に移行した

場合､本菌は数ヶ月間生存することがある(Jiang,2004)ォ

③サルモネラ

サルモネラSalmonella entericaは腸内細菌科に属するグラム陰性梓菌で､食中毒で最も多いの

はSalmonella Enteritidisである｡米国EPAでは､バイオソリッド(下水汚泥ないしその堆肥) _

中のサルモネラが3MPN/g乾物以下であることを､広範囲に市販できるAクラスのバイオソリッド

の条件としている(U.S.EPA, 1995),土壌中で原生動物　{Tetrahymena)に食菌されるが､消化さ

れずに細胞内で生存するため､単独で土壌中に生存している場合よりも､生存性が高いという実験

結果が出ている(Brandlら, 2005)ォ　また､豚糞スラリー中では､中温(20℃)よりも低温(4℃)

における生存期間が長く､数ヶ月間検出される(Ajariyakhajornら', 1997),

④レンサ球菌

グラム陽性の芽胞を持たない球菌で､細胞が連鎖状に連なることが特徴である｡このうち糞便レ

ンサ球菌Enterococcusfaecalisは､ヒトや動物の腸管の常在菌層の一部で､病原性は余り強くな

いが日和見感染を起こす｡公衆衛生学的には､糞便レンサ球菌fecal enterococciと呼ばれて､飲

料水などの糞便汚染の指標に使われる｡ヒトの上気道には､ A群溶血レンサ球菌Streptococcus

pyogenesが常在することがあり､咽頭炎､肺炎､骨髄炎などを起こす｡狸紅熱は本菌による小児の

全身性咽頭炎である｡生ごみや牛糞からほぼ常に検出される(Cekmeceliogluら, 2005),

⑤リステリア菌

リステリア菌は､通性嫌気性の無芽胞のグラム陽性短梓菌で､中でも病原性が高いのはListeria

monocytogene血清型1である.人獣共通感染症を引き起こす日和見病原菌で､自然界に広く分布
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し､土壌､河川水､下水､汚泥､植物､サイレージ,堆肥から検出されている｡牛や豚､ヒツジや

鶏､ネズミ､魚類､昆虫などほとんどの動物に分布している｡中温菌だが, 0℃-45℃の温度帯で

も増殖する性質を持ち､高濃度食塩(6%またはそれ以上)でも増殖する｡潜伏期間が24時間から最

大約3ケ月間と長いため感染原を特定しにくい｡日本では食品が原因のリステリア症は証明されて

いない｡集団発生が多い諸外国と異なり､ほとんどが散発例である｡

リステリア菌は､環境に広く分布する日和見感染菌だが､欧米では乳製品や食肉を介して感染す

ると死亡率の高い食中毒を引き起こすため､警戒されている｡日本では乳製品などからの検出例が

あり､近年注目されるようになってきた｡土壌や堆肥を介して感染したと推定される事例も欧米で

報告されているが､多くの場合､感染源の特定はできていない｡環境分布情報は内外を問わず極め

て少ない｡最近､ PCR法により､食品から本菌を高感度かつ迅速に検出する試みも始まった｡

欧米ではナチュラルチーズなど､主として乳･乳製品､食肉加工品を介した食中毒の大規模発生

が起きている｡感染初期は倦怠感や弱い発熱を伴うインフルチンザ様症状で､風邪と間違いやすい｡

乳幼児､高齢者,妊婦,ガン･糖尿病･肝臓病･エイズ患者などでは重症化し､髄膜炎､敗血症､

琴亡例もある

表5.2.11　食品を介して発生した主な集団リステリア症

発 生 年 発 生 国 患 者 死 者 数 原 因 食 品

数

19 8 1 カ ナ ダ 4 1 17 コー ル ス ロー (キ ャベ ツ)

19 83 米 国 49 14 未 殺 菌 牛 乳

19 85 米 国 142 48 ソフ トチ ー ズ (メ キ シカ ン タ イ プ)

198 7- 89 英 国 〉350 0 ミー トパ テ

198 9- 90 デ ン マ ー ク 26 6 青 カ ビ タイ プチ ー ズ

19 92 フ ラ ン ス 279 85 豚 舌 の ゼ リー 寄 せ

19 93 フ ラ ン ス 39 6 豚 肉 パ テ (上 記 と同 一 工 場 で製 造 )

19 97 イ タ リ ア 1594 0 コ ー ンサ ラ ダ

199 8- 99 米 国 〉50 6 特 定 工 場 で 製 造 した ホ ッ ト ドック な どの食 肉製 品

20 02 米 国 54 8 調 理 済 み 鶏 肉及 び 七 面 鳥

20 02 カ ナ ダ 17 0 ソフ トチ ー ズ (土壌 か ら汚 染 )

主な感染事例と調査情報

食品を介して発生した集団リステリア症の事例を表5.2.11にまとめた｡以下に概説する｡

1981年にカナダで食品(コールスローサラダ)を介して41人が感染､ 17人が死亡したが､本件

はリステリア症が初めて証明された例である｡米国ペンシルベニア州等で､調理済みの鶏肉や七面

鳥を食べ､ 54人が感染､うち8人が死亡した2002年の事例では､妊婦数人が死産や流産したと報

告されている｡この他､ 2004年9月以降､米国ニューヨーク州など北東部8州ではリステリア症が

集団発生し､ 120人が発病､ 20人以上が死亡しているが､感染源は不明とされている｡また米国

では毎年約2500人が重症のリステリア症を発症し､うち約500人が死亡と推定されている｡

日本では､スモークサーモンやタラコなど比較的加熱加工程度の低い食品計200検体のうち11検

体(5.5%)からリステリア菌が検出されたという報告がある(平成13､ 14年度東京都調査)｡カマ
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ンベールチーズなどソフトチーズからの検出例が多いが､輸入品のハードチーズからの検出例も報

告されている｡

このような事情を反映して第28回コーデックス委員会(2005年7月､ローマ)では､調理済み

食品中のListeria monocytogenesに関する食品衛生管理ガイドラインが検討されたC

土壌･堆肥との関連

1) 1981年のカナダでの感染例(コールスロー)では､本菌に感染したヒツジの糞尿を肥料にして

キャベツを栽培していたため､キャベツが汚染され､冷蔵庫内でさらに菌が増殖したためと

推定されている｡

2)カナダのケベック州で2002年に起きた集団発生例での原因食品はチーズで､.その感染源は土

壌であった(Canada Communicable Disease Report 2003. ll. 1 )c

3)実験的に生ごみ堆肥に接種したリステリア菌は発酵熱により死滅するが､その熱損傷菌は､高

温でもしばらくは生存する｡その場合､通常の選択分離培地では検出されず､過小評価されて

いる(Droffner & Brinton, 1996)c

4)リステリア脳症にかかった羊の牧場環境調査により､健康な羊や堆肥から本菌が分離培養され

たが､パススフィールド･ゲル電気泳動では　DNA型が息畜とは異なったため､感染源の特定

には至らなかった0

5)土壌に接種したListeria moncytogenesは､ 150日-1,500日間生存･増殖し､酸性土壌より

も中性土壌の方が､また中温よりも低温の方が生存日数が長かった(Picard-Bonnaudら, 1989),

6 )滅菌土壌にListeria moneytogenesを接種すると､粘土質土壌では約200日間生存し､一方､

有機質土壌では300日以上高い菌数を維持した(Welshimer, I960),

⑥セレクス菌

グラム陽性の有芽胞梓菌で､土壌や稲ワラなど､自然界に広く存在していて､野菜や果実､穀類

を汚染する｡実際に食中毒の原因となる場合は､米飯や麺類など､調理済みの食品である｡これは､

芽胞が耐熱性(100度で30分間の加熱に耐える)であるため､加熱調理でもわずかの菌が生き残り､

その後､食品中で感染可能な菌数まで増殖することで､食中毒にいたるC食中毒菌の中では､発生

率は1%かそれ以下で低いが(表5.2.3)､多くの農産物を汚染している｡米国でモヤシを介した食

中毒を引き起こしている(表5.2.13).土壌･家畜糞､野菜計271点の試料の46%からセレクス菌

が検出され,土の付いたジャガイモ25点からは84%もの高率で検出されたが､曝吐型毒素の産生株

は極めて少なかったという報告がある(Altayar and Suther, 2006)｡

⑦黄色ブドウ球菌
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ブドウ球菌Staphylococcusはグラム陽性の芽胞を持たない球菌で､食中毒の原因菌としては､

黄色ブドウ球菌Staphylococcusaureusがほとんどである.本菌は耐熱性の腸管毒(エンテロトキ

シン)を産生し､毒素型の食中毒を引き起こす(100℃､ 30分間の加熱で失活しない)｡食品の加熱

調理によって本菌が死滅しても､それ以前に本菌が増殖して腸管毒を産生蓄積していた場合､食中

毒が起きる｡本菌は､健康人でも鼻前庭に保菌していることがあり､またヒトや動物の腸内の常在

細菌相の一部であり､特に本菌による胃腸炎を羅病している動物の糞便には､本菌が大量に含まれ

る｡

⑧クエルシュ菌

クエルシュ菌Clostridiumperfrongensは､グラム陽性の芽胞を持つ嫌気性梓菌で､ヒトや動物

の腸内常在細菌相の一部を形成しているG芽胞を有するため､加熱調理によっても死滅しにくいが､

嫌気性菌であるため､酸素に触れないような環境下にいないと増殖できない｡土壌､下水､河川な

ど環境中に広く分布する｡エンテロトキシンを産生し(下痢原性クエルシュ菌)､食中毒を引き起

こす｡原因食は調理済みの食品が多い｡

⑨フミガ-ツス菌

フミガ-ツス菌Aspergillus fumigatusは､青カどの一種で､ワラ､土壌などに広く分布するO

糸状菌の多くは高温では発育しないが､本菌は45℃で発育できるため､諸外国では､発酵中の堆肥

の表面で繁殖し､作業員が胞子を吸引して肺炎やアレルギー性の噂息を引き起こすことが知られて

いるが､我が国ではまれである｡他にヒトにアレルギー性肺臓炎などを引き起こす病原性糸状菌

Petriellium boydiiが､牛糞堆肥から検出されている(Bell, 197.6),

⑳ウイルス

腸管感染するウイルスには､小型球形ウイルス､エンテロウイルス､ A型肝炎ウイルス､ポリオ

ウイルスなどがある｡従って､家畜糞や下水汚泥などには､これらのウイルスが存在している(秦

5.2.4)｡

特に問題となるのは､ノロウイルス(′J､型球形ウイルス, small-round structured virus, SRSV)

で､ヒトにのみ感染する｡米国オハイオ州のノーウオークにある小学校で1968年に発生した集団胃

腸炎で最初に発見されたことから､ノーウオークウイルスとも呼ばれる｡我が国の食中毒の原物質

の中で本ウイルスは14%を占め､主に冬季の生カキによる集団食中毒による｡これは､ヒトの糞便

に汚染された海水中からカキが本ウイルスを濃縮するためである｡米国で野菜サラダによる食中毒

事例がある(表5.2.13),

また､ A型肝炎ウイルスによる食中毒は東南アジアなど海外で頻廃している｡ラズベリー(スコ

ットランド)､イチゴ･レタス･■ヵットトマトによる集団食中毒が米国で報告されている(表5.2.13)ォ

牛糞スラリーにはヒトや動物に感染するエンテロウイルスが存在し､中温(20℃)では16週間
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検出されたが､低温(4℃)では26週間まで検出され､失活がやや早いことが示されている(Biermann

ら, 1990)c

⑪鳥インフルエンザ

インフルエンザウイルスのうち､表面の抗原構造が大変異を起こし､ヒトにはまだ免疫の_ない型

に変異している鳥インフルエンザが発見され､世界的な問題となっている｡我が国でも2004年1

月以降､鶏に数例の発症をみており､ヒト-の感染防止の観点から､厳重な隔離防疫体制が取られ

た｡･高病原性鳥インフルエンザは､抗原構造にH5Nlを持ち､鶏糞中に排出され､ヒトが塵挨状

の鶏糞を大量に吸引することで感染する｡

鳥インフルエンザが発生した鶏舎の鶏糞は乾燥塵挨とならないように適度な散水をおこない加

湿しながら堆肥化することが適切である｡

⑫原虫

原虫は単細胞の動物で､寄生虫の一部として扱われることもある｡クロブトスポリジウム

Cryptosporidiumによるアップルサイダーを介した感染､サイクロスポーラCyclosporaによるラズ

ベリーを介した感染が報告されている(表5.2/13),また一方で､細菌捕食性の原虫は大腸菌0157

やサルモネラを捕食しても消化せず､細胞内で生きたまま保持するため､これら病原菌の土壌中で

の長期生存に貢献している可能性が高い(Bakerら, 1999; Brandlら, 2005)t

6)病原微生物による農産物の汚染

堆肥を施用して生産した農産物が､病原菌に汚染されているかどうか､その調査研究例は極めて

少ない｡野菜の微生物汚染を調査しても､その野菜に堆肥等が使用されたかどうかまで調査した例

はほとんどない｡我が国では､上田･桑原(2002)の先駆的な研究により､ようやくその一端が開

かれた(表5.2.12)c有機栽培野菜(圃場で確認できるもの:葉菜類と根菜類)や市販野菜､及び

有機栽培圃場の土壌や市販合成有機肥料中の大腸菌群等について調査した｡野菜類については､植

物体全部を分散処理し､表面に付着ないし内部に侵入しているものを調べた153点の試料のうち

98%から大腸菌群が検出され､これは市販の一般野菜の56%と比べて高い｡しかし糞便性大腸菌は有

機野菜からもー般市販野菜からも検出されず､大腸菌群の分離株から､病原性のある大腸菌は検出

されなかった｡また､有機栽培圃場の土壌101点からは大腸菌群が100%検出され､糞便性大腸菌群

も7%から検出されており､堆肥施用の影響がうかがえる｡市販の合成有機肥料19点からは大腸菌

群は検出されなかったが､それらの原料となる有機肥料原材料からは大腸菌群が64%､糞便性大腸

菌群が36%の高率で検出された｡なお､セレウス菌がこれら5群の試料全てから40･蝣100%の頻度で

検出されている｡本菌は本邦の土壌に広く分布する常在菌であり､弱毒菌であるが､露地栽培野菜

の衛生管理上､検討が必要になるかもしれない｡

米国での野菜汚染調査では(Rudeら,1984)､セロリ､ニンジン∴ホウレンソウなどの2%からサ
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ルモネラが検出され､キュウリ､レタス､セロリ､トマトなど各約50検体の2-10%から回虫卵が

検出されたCこれらの野菜が有機栽培によるものであるかどう.かの直接のデータはないが､一般的

な有機栽培の広がりの中で､野菜が汚染されている現状を示すものであり､野菜の安易な生食は危

険であると､この報告者らは警告している｡

表5.2.12　有機栽培野菜における大腸菌群等による汚染

大腸菌群 糞便性 大腸菌群 セ レクス菌

試 料
■試料

敬
陽性 率 菌 数*

(%)鵠

陽性

率 菌 数 *

(% (MPN/ g)

)

陽性 菌 数*

率 (Log

(%) CFU /g)

有機 栽培野菜 153 98 2. 8±1●7 0 0 8 4 2 . 4 ±0 ●9
■市販野菜 44 5 6 4 . 5 ±4 ●3 0 0 3 9 2 ー7 ±0 . 6
有機 栽培圃場土壌 ● 10 1 100 3. 0±1●2 4.7±5●1 1 0 4 . 8 ±0 ●4

市販合成有機肥料 19 0 0 0 0 6 8 2 . 8 ±0 ●5

有機 肥料原材料** ll 6 4 3 . 7 ±0 ●8 36 56. 7±53 .3 7 2 2 . 4 ±0 ●7

*　菌数は､陽性試料の平均値と標準偏差を示す｡
大腸菌群数とセレウス菌では菌数の対数を､また糞便性大腸菌では菌数の実数を表示
していることに注意

**　有機肥料原材料は､魚カス､ナタネ､肉骨粉､皮粉､フスマ､オカラ､魚粉､ポカシ､トウ
ゲン､バイムフード､および骨粉各1点　　　　　　　　上田･桑原(2002)を一部改変

7)堆肥による農産物を介した健康被害事例

生食用の農産物で食中毒が発生しても､通常､原因食品を特定する努力はなされるが､その栽培

方法や製造方法までさかのぼって調査することは少ないため､堆肥等が原因であるかどうかの統計

的なデータや功究例は少ない.

野菜及び果実が原因で起きた海外の食中毒事例を表5. 2. 13に示す(堆肥の関与については不明

である).原因病原微生物としては､サルモネラが多いが､赤痢菌Shigella､大腸菌0157､セレク

ス菌Bacillus cereus､リステリア菌Listeria monocytogenes､またウイルスでは腸管感染性のA

型肝炎ウイルスなど多数の事例を発生させている｡原虫ではクロブトスポリディウムなどが出てい

る｡

大腸菌0157による感染事例の場合､本菌の病原性や感染性が強いため､原因食品や栽培条件ま

で調べた調査がいくつかある(表5.2. 14)｡ 1985年に英国で起きた24名の感染事例や1996年の英

国ブリストル市の8名の感染事例では､それぞれ市販の有機カット野莱(ジャガイモ､レタス､ニ

ンジン)および堆肥に汚染した野菜(トマト､ジャガイモ)による感染であることが疫学的調査か

ら推定されているが､農産物からの菌の直接的な証明はない.一方､ 1991年に米国で起きたアップ

ルサイダーを介した18名の症例では､有機栽培農園のリンゴが汚染されていたことが判明し､サ

イダー製造工程で十分な殺菌処理をしていなかったことが原因であると指摘されている｡このアッ

プルサイダーはpH4.0であったが､このような酸性にもかかわらず､これに接種した本
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表5.2.13　海外で野菜及び果実が原因となった食中毒事例
病原体　　　　患者数　　　　　原因食品　　　　　　発生国　　　発生年　　出典

Shigella

Salmonel la

S. Javiana

S. Montevideo

S. Saintpaul

S. Miami等

S. Oranienburg

S. Javiana

347　　　カットレタス

100　　　レタス(スペイン産)

長ネギ(メキシコ産)

176　　　トマト

100　　　トマト

143　　　モヤシ

?　　スイカ

?　　スイカ

?　　スイカ

S. Chester　　　　245-25,000　　メロン(メキシコ産)

S. Poona

S. Hartford等

S. Stanley

S. Newport

E coli0157: H7

毒素原性E. coli

Bacillus cereus

L. monocytogenes

ノーウオークウイル

ス

A型肝炎ウイルス

Cryp tosporidium

Cycl ospora

56-185　　　メロン(メキシコ産)

62　　　オレンジジュース(非加熱)

50　　　アルファルファモヤシ

モヤシ

23　　アップルサイダー

26　　生野菜サラダ

40　　　レタス

30　　　レタス

151　　生野菜サラダ

47　　　生野菜サラダ(ニンジン)

78　　生野菜サラダ

自家製モヤシ

23　　セロリ,トマト,レタスサラ

ダ

34　　　コ-/レスロー

18　　野菜サラダ

ラズベリー

900　　　イチゴ

202　　　レタス

25　　　カットトマト

160　　アップルサイダー

米国　　　　　　　　　　　　　　　　11

ノルウェー　　　　　　1994　　　15, 29

スエーデン

イギリス

米国

米国

米国

イギリス

米国

米国

米国

米国

米国,カナダ

米国,フィンラン

ド

米国

米国

米国

米国

米国

メキシコ

国

国

国

国

米

米

米

米

カナダ
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1981　　　　　42

米国ミネソタ州　　　1981　　　　30
-1991

スコットランド　　　1987　　　　　39

米国

米国

米国

米国

1 990　　　　　　33

1 988　　　　　　40

1 995

1994　　　　　45

850　　ラズベリー(ガテマラ産)　　米国･カナダ　　　　1996　　　　45

学名の略記: S. Salmonella: E. , Escherichial L. Listeria 金子(1999)を改変

表5.2.14　堆肥を使用した農産物が原因と推定される大腸菌0157による食中毒事件

発生年 場 所 ■ 感染者数 汚染農産物 出 典

19 85 英国ケンブ リッジ東北部 24 ジャガイモ､ ニンジン､ レタス Morgan ら (1988)

199 米国マサチューセ ッツ州 18 アップルサイダー Besser ら

19 92 米国メインw 4 不明 Cieslak ら

1996 英国ブ リス トル市 8 ジャガイモ､ トマ ト Chapman ら(19 97b)

染谷･井上(2003)

菌は､ 8℃で20日間生存していた(Besserら, 1993)｡ 1992年に米国メイン州で起きた4名の発症
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例では､堆肥を施用した菜園の土壌から､患者と全く同じ遺伝子型の大腸菌0157が兄いだされた

ことが､ PFGE (パルスフィールドゲル電気泳動法)により確認されている｡この調査に当たった米

国CDC (疾病管理センター)の担当官は､菜園に施用した未熟な牛糞堆肥が原因であると結論し､

野菜の生食にはリスクが伴うと警告している｡

8)農産物中での病原微生物の生存

野菜や果実に病原菌が付着するとどうなるか､実験的に検討した事例がある｡トマトやレタス､

オレンジなどの表面に病原体を塗抹し､生残性を追跡した実験である(表5.2. 15),条件にもよる

が､チフス菌や大腸菌などは農産物上で1-2か月間生存している.糞便に排出されて経口感染す

るタイプのウイルス(ポリオウイルス､エンテロウイルス)や回虫卵も､数日間から1ケ月間程度

生存する｡

表5.2.15　野菜∴果実類における病原体の生残性

種 類 媒 体 生残 日数

Sa lm on ella tip h i チ フス菌 野菜 ●果 実 1-68

大腸菌群 野菜 35

赤痢菌 野菜 2-10

Sh ig ella alkales ces 窮 軌夢の 1 産 トマ ト 6

ポ リオ ウイルス 1 型 レタス ー 36

エ ンテ ロウイルス 野菜 4■6

回虫卵 野菜 ●果 実 27-35

E pste in (19 97)の表 を改 変

これらのデータは､農産物が病原菌に汚染されると､消費者の口に届くまでほぼ確実に生存して

いる可能性が高いことを示している｡このことから､農産物の生産､流通､消費までの過程の中で､

汚染防止の考え方が最も重要であることが認識される｡大腸菌0157に汚染された堆肥や濯概水か

らレタスが汚染されると､植物組織内に侵入することが実験的に確かめられている(Solomonら,

2002).

9)土壌中での病原微生物の生存

土壌中における病原微生物の生存性について､室内実験の結果を表5.2. 16に示す｡サルモネ

ラや大腸菌などの病原性細菌は1か月間一数ヶ月間､経口感染性のウイルスは､数秒で死滅するポ

リオウイルスを除き､ 1週間一数ヶ月間､回虫卵に至っては7年間以上生存するとの結果が出て

いる｡

大腸菌0157を土壌や牛糞､河川水に接種して､その消長を追跡した実験によると(図5.2.4)､

河川水に比べて土壌や牛糞における生存性は高い｡河川水中では急速に死滅し､ 2週間程度で菌数

がほぼ検出限界以下にまで低下したが､土壌や牛糞中では､少しずつ減少する傾向はあるものの､

1か月間以上も高い菌数を保っていた｡
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表5.2.16　土壌中における病原体の生残性(室内実験)
病 原 体 の 種 類 生残 日数

Salm on ella typ h im ur ium サルモネ ラ 〈2 8-70
Salm on ella tip hi チフス菌 30- 120
大腸 菌群 38
レンサ球菌 ■ 35-63
糞便性 レンサ 球菌 23-67
■抗酸 菌 〉180
ポ リオ ウイル ス く77-9 1 (砂 )
ポ リオ ウイル ス 1,2 ,3 型 78
コクサ ツキー ウイル ス 83 型 ■ く16 1 (粘 土)

エ ンテ ロ ウイル ス 8
赤痢 ア メーバ 8ー10
回虫卵 く7 年
十 二指腸 虫 〈180

Epstein (1997)の表を改変

上記の諸データは､ひとたび土壌に病原菌が入ると､なかなか死滅しないことを示している｡

殺菌した土壌に大腸菌0157を実験的に接種すると盛んに増殖することが認められており､一方､

非殺菌土壌(通常の土壌)に接種するとほとんど増殖しないことから､土壌には本菌の栄養源とな

る有機物が存在すること､また本菌の増殖を抑制する生物的因子が存在することが推定されている｡

これは原生動物である可能性が高く､自然界では一般に細菌捕食者として働いている｡一方で原生

動物は､大腸菌0157の土壌中の生存
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図5.2.4　牛糞､土壌､及び河川水における

大腸菌0157の生残　(室内実験)

新鮮培養菌を接種しヾ 18℃でインキュベ-ト

ー　した　　　　　　　　Maule (1997)より作図
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を助ける役割を果たしていることも

報告されている(Barkerら, 1999),

すなわち､ある種の原生動物が土壌

中に存在すると､大腸菌0157の土壌

での生存性が著しく高まるという現

象が認められた｡この原因として､

原生動物の細胞内に大腸菌0157が侵

入し､原生動物の細胞を栄養源とす

るためと説明されている｡大腸菌や

レジオネラ菌などの病原菌は細胞内

寄生性を持ち､原生動物に捕食され

ても､その細胞内で生存し､逆に細

胞内で宿主から栄養分を吸収して増

殖することが知られている｡さらに､

原生動物に取り込まれた病原菌は､

消毒薬や抗生物質の作用を受けにく

くなるという現象も認められている｡

大腸菌0157にとっては､このような



原生動物は食料を満載した装甲車のようなも甲である｡

さらに､堆肥中の有機物が大腸菌0157の栄養源となることが指摘されている｡大腸菌を実験的

に堆肥に接種し､その堆肥を土壌に混ぜ込むと､堆肥なしで菌液たけを土壌に接種した場合と比べ

て､土壌中での増殖が良好であった(Gagliardi and karns, 2000)c　これは､堆肥が大腸菌に栄養

源を供給しているためと説明されており､大腸菌のような富栄養性の細菌が､栄養の乏しい土壌環

境で生存する上で､堆肥の存在がプラスに働くと考えられている｡

10)農耕地環境における病原微生物の生態

7)において述べた農産物による食中毒がどのようにして起きるのか理解するためには､病原菌

の農地環境や流通過程での動態を知る必要がある｡動物における保菌と伝播の生態､土壌中での生

態､農産物中での生存などの解明が重要であるO

大腸菌0157に関しては､この分野での世界的な権威である英国のチヤプマン教授が､牛とヒツ

ジが保菌動物として最も重要であり､畜舎や放牧地ではこれら家畜どうしの水平感染による保菌率

図5.2.5　　欧米で推定されている大腸菌0157の生態と感染ルート

染谷･井上(2003)

の上昇が進行しており､その感染の環を断ち切ることが､大腸菌0157問題解決の最大の鍵である

と強調している(Chapman, 2000),欧米で推定されている大腸菌0157の生態と感染ルートは､図

5.2.5に示すとおりであり､畜舎内の土壌や家畜用の飲料水設備､放牧地の牛糞や牧草から高率で

本菌が検出されている(Poterら, 1997),飲料水設備の汚染は､保菌牛の唾液に本菌が排出される

ことにより起こると考えられ､牧草地や畜舎は大腸菌0157に汚染され､牛どうしの水平感染(個

体から個体-の感染)が進行すると想定される｡また､ハエが媒介昆虫となり､畜糞､堆肥､家畜､
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農産物間の伝播を進める｡また､未熟な堆肥は汚染源となる可能性が高く､生食用野菜の汚染を通

して､経口感染のリスクを高める｡一方､雨水が牧草地を洗い流し､池や河川､地下水などの水系

汚染を引き起こし､水泳や川遊び､井戸水などを通して感染する事例も報告されている｡また､乳

幼児や老人､病人は免疫力が弱く､感染しやすい高リスクグループであることが指摘されている｡

ll)病原微生物の環境中での生存とVNC現象

病原菌が河川や湾岸水系に出た場合､ ｢生きているが培養できない｣ (viable but nonculturable,

VNC)という生理状態に陥ることが兄いだされている｡この概念は1982年に初めて提案されたが(xu

ら, 1982)､その後､広く認識されるようになった(木暮, 1997; McDougaldら1998;木暮,1999a;

木暮1999b;染谷ら, 1999),このことから､病原菌の生存を評価する測定法として､培養法では限

界があると指摘されている｡図5.2.6は､土壌に接種されたサルモネラがvNCになることを示すデ

ータで､通常使用される平板培養法では急速に死滅していくかに見えるサルモネラが､蛍光抗体法

など培養によらない方法で測定すると､ 2か月以上も生存しているという現象である(蛍光抗体法

による測定値が｢生きている菌｣を反映していることを示すために､死菌を土壌に接種すると急速

に分解を受けて蛍光抗体法による計測値が低下することが示されている)｡このように､環境中に

出た病原菌は､ VNC状態になって長く生存するが､通常の培養検査では検出できない｡しかし､ ⅧC

から回復して病原性を発揮するという可能性が実験室レベルでは確認されている｡例えば､コレラ
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図5.2.6　土壌中におけるサルモネラの生残とⅧC-の珍行

Salmonella typhimuriumを非滅菌土壌に接種し､水分15%､ 22℃で

インキュべ-トした｡蛍光抗体法の対照(死菌)として､ UV殺菌

した菌体を用いた　　　　　　　　　　　　Turpinら(1993)

エペ-トするとVNCになるが､

これに45℃､ 1分間の熱処理を

施すことにより､ VNC状態から

回復し､コロニーを形成するよ

うになる(Waiら,1996),この

ようなことから､環境衛生上重

要であり､培養検査のみの現行

の検査方法の見直しが必要で

あると指摘されている(Oliver,

2004)｡ VNC　という現象は､大

腸菌やそのほか多くの病原菌

についても実験的に認められ

ており､栄養の乏しい環境下で

生存するための病原菌の適応

であると考えられている｡

従って､大腸菌群数やサルモ

ネラ菌数など､従来すべて培養法に依存していた病原菌の検出･定量法が見直される事態が到来す
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る可能性も高い.それには､培養によらない特異的な病原菌の検出法､例えばFluorescence insitu

hybridization (FISH)法などの検出法の開発が必要である(染谷ら, 2003).すでに河川水等の試

料に対しては､蛍光抗体法やFISH法､ダイレクト蛍光PcR法などの新しい手法が成功しつつある｡

一方､土壌や堆肥では､有機物の存在などによる妨害のため難しかったが(染谷, 1997)､最近の

研究では､FISHによる土壌や堆肥中の大腸菌の検出に関する研究が進展している(Soraeyaら, 2003)c

12)安全化対策

①農産物のバイオセーフティーの考え方

上記のような大腸菌0157の感染サイクルを絶ち､安全な農作物を確保するには､生産､流通､

消費に至る一連の過程において､生産者も消費者もともに衛生に関する正確な知識を持ち､それぞ

れの責任を果たすことが重要である｡すなわち､野菜や果実の生産から消費に至る過程で病原菌の

汚染源となるもの(表5.2. 17)について注意を払い､特に生産者にあっては適正農業規範(GAP)

をよく理解して､適切な衛生管理を行う必要がある｡日本施設園芸協会(2002)では｢生鮮野菜生

産高度衛生管理ガイド｣を挙行しており､有益な指針となる｡また昨年､農水省は､ 『食品安全の

ためのGAP』策定･普及マニュアルを発表し､モデル地域を全国約十カ所選定し､普及に努めてい

る(農林水産省消費･_安全局, 2005),コーデックス委員会(FAO/WHO合同食品規格委員会)

では､ ｢生鮮果実･野菜衛生管理規範｣が採択された(2003年7月､詳しくは6.4項参照)0

安全･安心の農産物を確保するための施策は､国際的な広がりを見せている｡

②病原微生物の熱感受性

多くの細菌やウイルスは60℃､ 30分間の加熱で死滅する(牛乳の低温殺菌の原理)｡芽胞を持つ

細菌は耐熱性であり､ 100℃かそれ以上の高温でないと死滅しないが､堆肥や土壌中に存在する芽

胞菌で病原性を持つものは､炭症菌､ボツリヌス菌､セレウス菌などに限られている(染谷, 1999)ォ

幸い､前2者は嫌気性菌であり､特殊な嫌気的環境(息畜の体内深部など)でないと増殖できない

ので､通常の農産物が汚染される可能性は低いoまた､経口感染の可能性は少ない｡一方､セレク

ス菌は前述のように要注意であるが､幸い病原性はそれほど強くはないので､警戒は必要であるが､

恐れることもない｡

従って､堆肥中に病原微生物が含まれていても､発酵熱による60-70℃の高温で､その大部分は

すぐに死滅してしまうはずである｡しかし､製品堆肥中に大腸菌群などが残留してしまうことは少

なくない｡

大腸菌の熱感受性を実験的に測定すると(表5.2. 18)､一定(60℃)の温度下で菌数が1/10に減

少するために要する時間(D値)は､生理食塩水(8.5%食塩水)中で大腸菌K12株(非病原性で､

最も広く実験に使用されている標準的な菌株)では15秒だが､水分40%の牛糞堆肥中では110秒と

7倍に大きくなった｡定常期の細胞では対数増殖期の細胞と比べてD値はさらに大きくなり､ K12

株よりも0157の方がさらにD値が大きい｡結局､生理食塩水中の対数増殖期にあるK12株と比べ
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て､水分40%の堆肥中の定常期にある大腸菌0157のD値は216秒で14倍生残しやすいと言える｡

対数増殖期の細胞は､豊富な栄養条件下で盛んに増殖している状態の菌で､一方､定常期は､栄

養が枯渇するか何らかの他の要因で増殖が停止し､一定の菌数を保っている状態である｡発酵の終

表5.2.17　生鮮野菜･果実-の病原菌の汚染源

収穫前
糞便
土壌
濯概水
農薬に使用する水
緑肥
未熟堆肥
空気(塵挨)

野生動物･衛生動物
昆虫
人による取り扱い

収穫後
糞便
人による取り扱い(従事者､消費者)
収穫機械
輸送容器(圃場から選別施設まで)
野生動物･衛生動物
昆虫
空気(塵挨)
洗浄水
選別･包装･切断･その他の処理機械
氷

輸送機械.
不適切な保存(温度､物理的環境)
不適切な包装(新規包装技術を含む)
相互汚染(倉庫･作業上･陳列場所の他の食品)
不適切な陳列温度
箱ごとまたは小売り●の際の不適切な取り扱い

わった堆肥中では､易分解性の有機物濃度が

低下しているので､富栄養性である病原微生

物の多くにとっては､利用できる栄養が枯渇

し､定常期ないし飢餓状態に(死滅期)に近

い生理状態にあると考えられる｡また､通常

の発酵中の堆肥の水分は40-70%の範囲にあ

る｡

上記の結果は､大腸菌が従来考えられてい

るよりも堆肥中でははるかに死滅しにくい

ことを実験的に示しているが､最も死滅しに

くい条件(定常期の大腸菌0157､水分40%

の堆肥中)でも.60℃でのD値は216秒であ

り､この数値にもとづくと､堆肥中で109個

/gの大腸菌が存在していたとしても､検出

限界(10個/g)以下になるまでに要する時

間はわずか約30分間と算定される｡堆肥製

品に病原菌やその指標菌が生残していると

いう各種の報告を考慮すると､堆肥中には､

病原菌の生存に有利に働く未知の因子が存

在すると推定される｡例えば､堆肥製造にお

いて､堆肥の内部は高温でも､表面は低温で
Beuchat & Ryu (1997)

表5.2.18　大腸菌K12株および0157の熱感受性

媒 体

60℃での D 値 (sec)

対数増殖期 定常期

K12 0 157 K 12 0157
生理食塩水 15.0 17. 2 22 .1 30.4
牛糞堆肥 (70% 水分) 15.4 40.0 29.0 6 1.6
牛糞堆肥 (40% 水分) 109. 9 136.4 122. 4 2 15. 9

注　D値は､一定の温度下で菌数を1/10に減少させるのに要する時間

Gongら(2005)

あるというような物理的な不均一性が生じると､堆肥表面では病原微生物が生存する可能性がある｡

これを防ぐには､山積みした堆肥を均一にするために､切り返しを頻繁に(毎日1回程度)丁寧に

おこなうことが必要である｡あるいは､温度ムラがない閉鎖型の堆肥化装置を活用するなどして､

短時間で病原微生物を死滅することが重要である｡
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図5.2.7　下水汚泥コンポストの製造過程における

大腸菌群の消長

Greenbergら(1986)の図を改変
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図5.2.8　都市ごみコンポスト熟成過程大腸菌群等の消長

Pera　ら(1991)から作図

③堆肥化過程での病原微生物の熱殺菌に

よる制御

堆肥の温度を制御し､発酵熱を利用して

病原微生物を殺菌するには､これに関与す

る諸因子を考慮する必要やミある.図5.2.7

は､堆肥製造過程での典型的な大腸菌群数

の推移を示す｡堆肥の温度が50℃を越え

ると､大腸菌群数は速やかに減少し､ 70℃

に達して4　日後には検出限界まで低下し

た｡しかし､実験的な熱感受性試験(表

5.2.18)の結果と比べると､死滅しにくい

ことが理解できる｡

図5. 2. 8は､発酵温度がやや低い場合で､

発酵開始約1週間後いったん品温が約

60℃まで上昇したが､すぐに徐々に低下し

た例である｡このとき､糞便性大腸菌は比

較的速やかに消滅したが､糞便性レンサ球

菌や大腸菌群の減少は緩やかである｡この

データは､細菌の種類(秤)によって熱に

対する応答がかなり異なることを示すと

ともに､発酵熱が十分に上昇しない堆肥で

は､病原菌が生残しやすいことを表してい

る｡

さらに図5.2.9では､発酵温度の上昇に

よりいったんは消滅した大腸菌群が､ 40℃

以下に温度が低下したとき､再び出現する

場合を示している｡これは､病原菌の堆肥

中での｢再増殖｣現象と呼ばれ､堆肥の製

品管理上､重要視されるべきと提案されている(Soaresら,1995)ォ　この原因として∴(D未熟堆肥で

は､易分解性有機物が十分に分解されておらず､それが病原菌の栄養となること､ ②水分が高いと

増殖しやすいこと､が指摘されている｡
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な操作のひとつである｡
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表5.2.19　堆肥化過程における病原菌対策の要点

堆肥化過程で病原菌を

消滅させるためのさまざ

まな工夫がなされている｡

その要点は表5.2.19にま

とめられている｡原料の家

畜糞や汚泥をストックす

る区画と製品をストック

する区画は､壁や距離によ

って物理的に隔離されて

いることが必須条件であ

る｡また床下からのエアー

ポンプによる強制通気や､

断熱材の使用による発酵

区画の保温性の向上は､発

酵温度の維持管理上､好ま

しし｢｡もちろん､適切な頻

度の切り返しは､最も重要

項 目 対 策 原 理 ●要 点

施設 ●設備 原料と製品の厳密な物理的隔離 製品への汚染防止
原料区画を下流 ●風下へ設置 製品への汚染防止

床からの強制通気設備の設置 発酵促進による高温の確保

断熱材の使用 ■発酵熱の散逸防止

温度管理 石灰窒素の添加 中和および窒素成分供給による
微生物活性の増進 ●発酵熱増加

廃食用油の添加 易分解性有機物による発酵熱増加

発酵温度 60℃以上を 3 週間以上保持すること 熱による病原菌の殺菌

作業工程 ローダー等作業用具の原料用と製品用の区別 製品への汚染防止
製品水分
製品完熟

30%以下とする 病原菌の再増殖の防止

完熟させる
(コマツナの発芽抑制がないこと､
堆肥抽出液の B0D が低いこと)

病原菌の再増殖の防止

日本施設園芸協会
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図5.2.10牛糞の堆肥化過程における
大腸菌群数に対する
石灰窒素の添加効果

長野県南信農業試験場(1997)
より作図

発酵温度が低下してきた場合､石灰窒素や廃食用油

を添加することで､発酵熱が高まり.､品温の上昇をも

たらす｡石灰窒素は､加水分解してシアナミドに変化

し､殺菌性を示すようになり､また含有する窒素成分

により､堆肥中の微生物の活動が活性化されるため､

堆肥の温度が上昇する｡図5.2. 10は､牛糞堆肥中の大

腸菌群数に対する石灰窒素の添加効果を示す｡石灰窒

素を添加した場合､堆肥の温度が上昇し､堆肥化約10

日後には大腸菌群は検出限界以下にまで低下した｡一

方､無添加区では､堆肥温度が発酵数日後には40℃前

後に低下し､それ以降は高温とならず､大腸菌群が再

増殖して､高い菌数を維持した｡

発酵温度は､ 60℃を3週間以上保持するのが好ましく､作業に使用するスコップやローダーなど

の機械､器具は､原料用と製品用とで明確に区別して､交差感染を防止する必要がある｡

さらに発酵の最終工程で､発酵熱を利用して乾燥処理を行い､水分を40%以下とするのが望ましい｡

このようにしてできあがった堆肥製品が完熟していることを確認するには種々の方法があるが

(炭素率､ CEC､ほか)､簡便で有用な方法としては､コマツナの種を用いた発芽試験がある(伊達,

1988)c　すなわち､堆肥製品の水抽出物を涼紙に染み込ませて､この上にコマツナの種子を50粒撒

き､精製水と比べて発芽抑制がないことを確認する｡また､堆肥の熱水抽出物のBODを測定するこ

とは､病原菌の再増殖の原因となる易分解性有機物の含有量の目安となる｡

最近､超高温菌を利用した高温堆肥化の研究が進んでいる(金棒,2002)t　通常の堆肥では､発酵

温度が上がりすぎると微生物の活性が低下するため､ 80℃以上にはなかなか上昇しない｡しかし超

高温菌を利用すると､ 90℃前後でも発酵温度を維持できるため､病原菌の完全殺菌が容易に達成で

きるとともに､発酵期間も短縮できる｡

④堆肥及び原料の無害化技術

高温になる堆肥中でも病原菌が死滅しにくい理由のひとつに､堆肥の山の表面では温度が低く､

そこで病原菌が生き残る素地が出てくることが考えられる｡これは､パイル方式(堆肥を山に積ん

だ最も一般的な堆肥化法)ではどうしても避けられない現象である｡

そこで､密閉式の容器に堆肥原料を入れ､そこで高温処理して短期間で無害化してしまう方法が

検討されている(Vuorinen and Saharinen, 1997; Cekmeliogluら,2005).図5.2.11は､その一例

で､約1 m3の堆肥原料(牛糞､下水汚泥など)をドラム式の回転装置に入れ､ 60℃前後で24時間

加熱授拝処理することで､病原微生物を殺菌する｡これを堆肥の原料として用いれば､病原菌の再

増殖もなく､安心して堆肥化が進められる｡このとき､熱による殺菌処理を施しても､高熱性菌な

ど堆肥化に関与する微生物の多くは生残しているので､発酵は自然に開始する｡発酵の開始を早め
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るには､適切な種菌を加えるとよい｡最も優れた種菌のひとつは｢戻し堆肥｣で､製品堆肥(筋別

したときに､節の上に残った粗い部分でよい)を､殺菌した原料にその1-2割程度加えるム　また

図5.2. 11　堆肥無害化装置

(写真提供:佐賀県白石町玄甫興業)

この装置は､製品となった堆肥に病原微生物が

残存してしまった場合にも適用できる｡

他に､マイクロウエーブを用いた堆肥の加熱

装置も開発され､連続式である点が長所である

が､現在のところ､処理量が毎時数十kg程度

で規模か小さいという制約がある｡

⑤土壌消毒法

万一､堆肥を介して病原微生物が土壌に導入

されてしまった場合､その安全化対策として､

従来の殺菌剤による土壌煉蒸法などに替わる

安全で廉価な方法として､太陽熱土壌消毒法が

ある｡これは､夏の高温期に､ハウス土壌に散水して土壌の含水率を高めた上で､ハウスを閉め切

り､太陽熱による土壌殺菌を実施するものである｡最近､数週間の処理で大腸菌などが死滅するこ

とが実証されている(農水省高度化事業:課題番号1657)<　露地土壌の場合には､ビニール資材で

マルチして実施する｡
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6.海外の肥料に関する規制やリスク評価等に関する現状と動向

環境問題に絡んで肥料についても種々の規制が行われている｡その観点は､ ①肥料生産

の際の環境問題であり肥料工業が対応するべきもの､ ②肥料使用の際に必要となる対応に

分かれる｡現在わが国でも論議されている適正農業規範(good agricultural practices)と

その実現のための綱領(codes of practices)はこの②に関連している｡これとは若干視点

が異なるのが③食品の安全性からの見地であり､肥料中に微量に存在し､あるいは混入す

る潜在的有害物質をどのように規制し､モニタリングするかが主眼となる｡

このような観点の違いから規制の方法論には種々なものがある(SCOPE, 2003).

●　リスクに基づく最終目標

●　持続性の見地からの土壌負荷モデル

●　物質収支からの観点

●　現存する国内あるいは国際基準との調和

●　現存する食品の基準(例えばCodexAlimentarius)と厳密なモニタリング計画

●　合理的に到達可能な低レベル仏LARA; as low as reasonably achievable)

●　最高に到達可能な管理技術(MACT; maximum achievable control technology)

●　最良な現存管理技術(BACT; best available control technology)

●　予防的観点

6. 1　各国における肥料中有害物質の規制

1)アメリカ合衆国における規制とリスク評価

アメリカ環境保護局(EPA)においては､肥料および石灰資材中の重金属､ならびにそ

の他栄養素以外の成分について調査を始めており､ 1999年に膨大な報告書(EPA, 1999)

を作成しインターネットで公表している(資料の作成はBattelle社) (EPA, 1999)｡

アメリカ合衆国(USA)においては連邦政府に肥料法または肥料取締法はなく､すべて

州ごとに決められている｡ただAssociation of American Plant Food Control Officials

(AAPFCO､アメリカ肥料検査官協会)において統一肥料法(Model Uni血rm State

Fertilizer Bill)が作られており､また｢用語の定義｣によって個々の肥料の有効成分につ

いて決められているが､特に重金属の規制はなかった(AAPFCO, 1997),各itiにおける肥

料法は通常州の農業部局が担当しており､ AAPFCOの成立以前に設定されたものがあり､

必ずしも統一肥料法と同一ではないo

統一肥料法および各州の肥料法では､肥料の効果および肥料の保証票に記載されている

有効成分についての規制が中心であり､肥料の銘柄あるいは成分量ごとの登録またはライ

センスの許可､保証票､保証成分(三要素､二次要素および微量要素)､肥料の検査､生産

量報告､生産量による料金などの規定はあるが､これまで重金属類の規制はなかった｡し

かしワシントンwが1998年に肥料法を改定し､重金属類の規制を開始した(後述)などの情
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勢の変化を受けて1998年に統一肥料法を見直し､. r肥料物質中の金属類｣についての方針#

25において｢肥料原料中に金属がカナダ基準を越えて含有されている時には､その肥料

は"adulterated" (異物混入した)と考えるべきである｣､また｢汚泥堆肥類(biosolids)で

は､ USEPAPart503規則(EPA, 1997)で許容された金属の水準を越えた場合､その汚泥

堆肥は"adultrated"と考える｣こととし､このガイドラインに適合する肥料にはその保証

票に｢指示通りに施用された場合､この製品はアメリカ肥料検査官協会により採用された

金属類のガイドラインに適合する｣と記載できることとした(EPA, 1999)｡ AAPFCOでは

さらに検討を進め､ 2004年には｢統一解釈および方針の記蓮｣仏APFCO's Statement of

Uniform Interpretation and Policy, SUIP)を発表し､リン酸肥料および微量要素鹿料につ

いて､表6.1.1の値を越えている場合にはその肥料は｢異物混入があった肥料｣と解釈するこ

ととした(AAPFCO, 2004)C

表6.1.1 AAPFCOの金属規制値

*1リン酸を保証し､微量要素を保証しない肥料に適用｡この数字に掛けるリン酸の最小値は6とする

(リン酸6%以下の肥料でも6とする)｡

*2　微量要素肥料に適用｡微量要素の定義はAAPFCOの公式肥料用語　T･9を参照｡

リン酸と微量要素の両方を保証する場合は､この両欄で計算し､この内の高い値を

許容濃度とする｡

*3　これらの成分が保証されていない場合に適用｡

AAPFCO (2004).

このようにアメリカ合衆国における肥料中の金属類の規制はカナダの肥料法の基準が基

礎になって開発されたものであるが､カナダ基準は土壌-の施用最大量を決めたものであ

り､肥料そのものの金属含量を規制したものではない｡またEPA(1999)の調査においても

このカナダ基準に科学的根拠があるかについて事前に問題提起されていた｡結局Battelle

375



社作成の資料では､カナダ基準は公式のリスク評価を受けたものではなく､各分野の指導

的科学者が長期間にわ,たって植物､動物および土地に悪影響がないと考えられる水準の最

良の推定として決定されたものとされた｡

いくつかの介=こおいてはすでに次のように規制が掛けられ､あるいは準備されている｡

●　アメリカの州で最初に重金属類の規制が始められたのは1998年のワシントン州であ

る｡この州では安全な肥料法(SafeFertilizerAct)により､汚染物質の試験､登録､保証

票､汚染物質の基準を決めているが､基準としては全米レベルでのリスクに基づく基準が

設定されるまではカナダの基準を州内でも使うことにしている｡ただしワシントン*Nでの

肥料慣行に適合させるため一部修正された(施用量をkg ha-1からエーカー当たりポンド

に変更するなど) (Washington State Legislature, 2003)｡さらに州内の肥料および土壌中

重金属およびダイオキシンについてのさ'らなる研究､重金属類の生物吸収についての新し

い研究がこの法律によって促進されることになった｡

このワシントン州の重金属類規制の背景には､小さな町Quincyの女性町長Patty

Martin　の問題提起､ Seattle Times　の記者　Duff Wilson　のキャンペーンがあった

(Washington State DA, 2001: Wilson, 2001) c

1988年テキサス州ではワシントン･)軒と同様な肥料の汚染物質を規制する新しい法律

を制定した.ただし施用の基準をカナダ基準ではなく､ USEPA503規則に準拠した｡

●　カリフォルニアW (CDFAおよびCalEPA)では同州の土壌および農業慣行に基づい

て肥料中の鉛､カドミウムおよびヒ素の許容水準が明らかになるようにリスク評価を行っ

ている(Foster Wheeler Environmental Corporation, 1998) ｡

肥料の使用に間接的に関係がある連邦レベルでの規制としては､職業的安全および健康

局(OSHA, The Occupational Safety and HealthAdministration)の危害コミュニケーシ

ョン基準(29CFR 1910.1200)がある｡この規制によって､作業所において使用する製品

について1%以上の化学物質(発ガン性物質は0.1%以上)がある場合にはその製品の物質

安全性データシート(MSDS)をラベルなどによって作業者に注意することなどが決められ

ている｡

また有害廃棄物から作られる肥料に関しては､資源保全および回収法(RCRA, Resource

Conservation and RecoveryAct)によって､人の健康と.環境の保護を確かなものとする適

正な規制措置を維持しながら有害廃棄物のリサイクリングを合法的なものとすることを目

的としている｡肥料の関連では､現在のRCRAで必要とされることは､ ①有害廃棄物の二

次製品がリサイクリングの前にどのように管理されているか､ ②このような廃棄物から作

られる肥料製品中の汚染物質の制御であり､ RCRAは直接処理施設や処理工程を規制する

ことはない　RCRAでの有害廃棄物からの肥料の規制の枠組みは次のようなものがある｡

EPAが設定した｢土地処理規制｣ (LDR, land disposal restrictions)に適合するこ

と.このLDRはEPAの決めた溶出基準(TCLP, toxicity characteristic leaching procedure)
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によるもので､土地施用をするすべての廃棄物に適用される｡

●　上記の規制には適用除外があり､例えば電気炉粉塵については別な規制(RCRA廃

棄物コードKO61)がある｡

●　肥料としてリサイクリングする前の有害二次産物の管理には別の規制(RCRA 40

CFR266.20)があり､この産物の出荷にはマニフェストが必要であり､貯蔵にはRCRAに

よる許可が必要などとなっている｡

>RCRA規制には除外規制(いわゆるBevill除外)があり､例えば鉱山廃棄物(mining

wastes)や石炭火力発電所からのセッコウについては規制されない｡鉱山廃棄物については

少なくとも一つの鉄肥料が作られ､セッコウ(石炭火力発電所)はカルシウム､硫黄､ホ

ウ素の供給源として用いられている｡このほかセ■メントキルン･ダストが石灰資材とし′て､

また木材燃焼火力発電所の灰(カリウム源か)､あるいは土壌改良材としてパルプ･製紙ス

ラッジなどの例がある｡

リン酸セッコウの堆積場から排出されるラドンの規制については有害大気汚染物質の排

出基挙(NESHAP, The National Emission Standards for Hazardous Air Pollutants)が

適用される｡この基準ではセッコウを農業用に使用する場合には､ラジウムー266濃度を毎

年測定し､その値が10pCig~　以下であれば許容される　TheFertilizerInstitute (アメリ

カ肥料協会)ではこの適用をさらに緩めるように請願しているがEPAは10 pCi g~1以下の

規制値を変えることは考えていないようである(その代わりに施用最大量を緩めた)0

Battelle社で作成された報告(EPA, 1999)では全米での施肥の実態(作物別施肥量､実際

に使われている肥料の種類･量など)､重金属類の含量､これから農耕地に混入される重金属

類の年間量を推定し､これをカナダにおける許容重金属施用量と比較した｡また重金属類

の土壌中における集積量から土壌中の重金属含量が2倍になる年数を計算し､ '=の年数が

45年またはそれ以下になる可能性のある肥料および元素の種類を明らかにした｡これによ

ると最大施用量では､次の肥料および石灰資材の一部で重金属が基準値を越えていたO

カドミウム　　NPK肥料(91点中10点)

リン酸肥料(61点中1点)

石灰資材(10点中3点)

亜鉛肥料(22点中3点)

鉛 NPK肥料(91点中4点)

石灰資材(10点中2点)

亜鉛肥料(63点中6点)

鉄肥料(3点中1点)
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ヒ素

水銀

ニッケル

亜鉛

NPK肥料(84点中1点)

石灰資材(10点中3点)

鉄肥料(3点中1点)

石灰資材(8点中1点)

石灰資材(8点中1点)

NPK肥料(49点中1点)

データは345点の肥料製品を対象に調査しており､最大施用では38点が基準を越えてい

た｡さらに施用量を多量施用(最大施用よりは少ない)とすると18点､平均施用では8点

が基準を越えると推定された｡

重金属含量についても亜鉛肥料中のカドミウム含量として平均値590 (範囲4-2165)

mgkg-1というわが国では考えられないような肥料が流通している0

2)カナダにおける規制とリスク評価

カナダ肥料法では1993年に改定され金属類についての規制が加わり､その規則はカナダ

において販売されるすべての肥料および土壌改良材に適用されることととなった

(Canadian Fdod InspectionAgency, 1994)<この金属類の規制は定量的なリスク評価に基

づくものではなく､カナダ食料生産および検査部局では次のように述べている(Canadian

Food Production and Inspection Branch, 1996) <

｢この規制は､ ･ ･ ･肥料および土壌改良材は金属汚染による､最小のわずかの危険性し

かもたらすものでないことを引き続き確かなものとするために開発された｡ ･ ･ ･金属の基

準は一般的な原理に基づくものであり､土地や作物保護のために施用される肥料あるいは

補助資材の一般的施用に適用されるものである｡｣

この基準は､元来は下水汚泥堆肥類(biosolids)の施用のために設定されたものである

が､現在はすべての肥料にも適用されている｡その基準値は表6.1.2に示した｡

この金属の規制値は､もとは1978年にオンタリオ州で使われ始めたものであり､ 1980

年にはカナダ全体で下水汚泥堆肥類に適用された｡現在､カナダ政府農業および農業食料

省では､この表に追加して､クロム(210kgha~1)および銅(150kgha"1)を検討して

いる｡

この規制はカナダで販売されるすべての肥料､微量要素肥料､肥料一農薬混合物などに

適用され､業者は登録に当たってその製品について金属類の分析値を提出する必要がある｡
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表6.1.2　カナダにおける土壌-の金属類の施用限度および肥料中の含量

元 素 土壌累積施用量 *1 肥料 中の含量の許容限界 *2

kg ha m g kg 】1 乾物 ■

ヒ素 15 75

カドミウム 4 20

コバル ト 30 150

水銀 1 5

モリブデン 4 20

ニッケル 36 180

鉛 100 500

セレン 2●8 14

亜鉛 370 1850

*1土壌に45年の施用を考慮.

*2　下水､下水由来の製品､堆肥､堆肥を使った製品､その他肥料として販売される副産物

(堆肥化家畜排せつ物､都市ごみ堆肥､家庭ごみ堆肥､皮革くず､工業下水などを含む).

Canadian Food Inspection Agency (1997).

土壌-の累積施用量は長期的な施用の場合に適用し､長期的とは45年を想定しており､

提起された数字を45で割った値が年間施用量である｡またこの値は元来､下水汚泥などに

適用することを目的に設定されたもので､金属濃度の許容限界は次のように仮定して決め

られた(Canadian Food Inspection Agency, 1994)c

｢累積全施用量は製品(水分50%､窒素全量の保証債2.5%､乾物当たりN5%)を2001

(乾物)ha-iとする｡年間窒素施用量を220kgNha~ (4400kg乾物ha-1に相当)とす

ると45年で土壌中金属の許容累積施用量に到達する｡｣また｢この許容限界は下水汚泥類

の施用量が減ればそれに相当して増加させることができる｡例えば窒素含量が高く､その

ため施用量を減らせるのであれば金属類の許容限界は上げることができる｡｣

堆肥類についての基準(熟度､異物､微量金属類､および病原菌)については解説をイ

ンターネットで読むことができる(The Composting Council of Canada, 2004)<

3)オーストラリアにおける規制

オーストラリアにおいては州によって肥料法が設定されており､州ごとに異なっている｡

そのため州を越えた肥料の流通に当たって混乱することがあり､オーストラリア肥料工業

協会(Fertilizer Industry Federation of Australia, FIFA)では統一基準(FIFA Code)を

作るように努力している(Kuhn,2001)c
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表6.1.3　オーストラリアの州およびFIFAにおける微量要素の保証できる下限(%)

要素 固体肥料 (% ) 液体肥料 (% )

州 FーFA 州 FIFA

ケイ素 0●5一

秩 0 . 0 1 0 . 1 0.005ー0.01 0.005

マンガン 0.01 0.05 0 . 0 0 1 - 0 . 0 0 5 0 . 0 0 5

0.005 0.05 0 . 0 0 1 - 0 . 0 0 5◆0 0 5

亜鉛 0 . 0 0 5 0 . 0 5 0 . 0 0 1 - 0 . 0 0 5 0 . 0 0 5

ホウ素 0 . 0 0 1 - 0 . 0 0 5 0 . 0 2 0.001ー0.005 0.005

コバルト 0 . 0 0 1 0 . 0 0 1 0 . 0 0 1 0 . 0 0 1

モリブデン 0.00 1 0.001 0 . 0 0 1 0 . 0 0 0 5

セレン 0 . 0 0 1 0 . 0 0 1 0.001

FIFA- Fertilizer Industry Federation of Australia.

表6.1.4　FIFA Codeで規制される肥料中の微量元素の上限

元素 肥料 単位 州 FIFA

カドミウム リン酸肥料 m g kgーlP 350-500 300

P を含まない多量要素肥料 m g kgー1 10-80 10

微量要素肥料 m g kg一1 50一80 50

鉛 多量要素肥料 m g kg" 100 100

微量要素添加した多量要素肥料 mg kgーl 500* 500

葉面散布肥料 mg kgー1 500-2000 500

土壌施用微量要素肥料 rag kg 2000 2000

水銀 リン酸肥料 mg k岳ーl 10

その他のすべての肥料 mg kg" 5 5

*1クイーンズランドの亜鉛入り肥料の上限.その他の微量要素入り肥料の上限は同州で100 mg kg-I.

*2西オーストラリアでの水銀の最大値は50 mg Hg kg-1.

4) EUにおける規制

ヨーロッパ共同体(EU)指令｢加盟国における肥料関連法規の近似化についての委員会

指令｣ (Council Directive on the Approximation of the Laws of the Member States

Relating to Fertilizers, 76/116/EEC)では｢単肥および複合肥料｣に関する規定を設定し

たが､ AAPFCOの統一肥料法と同様に肥料の内容および包装の表示に関する規定であり､

これに引き続いて出された指令で肥料の種類(N､ PおよびK､ならびに二次要素肥料)と

許容分析誤差が規定されたのみである｡
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1986年6月12日のEU委員会指令(86/278侶EC)では下水汚泥の農業利用の場合にお

ける基準を設定しており､金属類の含量について規定した｡その値は第6.3章で述べる｡

1991年12月12日の委員会指令(91/689/EEC)は､ 1978年の危険廃棄物の処理に関す

る指令(78/319侶EC)に代わるものであり､廃棄物の定義､排出に当たっては廃棄物が同

定され記録されることを要すること､輸送および貯蔵は検査を受け管理されること､廃棄

物の処理･回収に当たっては第三者の責任が委員会で同定できることなどを定めている｡大

筋はUSEPAの基準に類似している｡

1991年3月18.日の非義務的委員会指令では､物質の再利用が奨励され､回収した廃莱

物について特定の規則が採択されることが望ましいとし､回収廃棄物の利用法として､ ｢土

地に散布して農業あるいは生態系の改善に役立たせる方法として､堆肥化やその他の生物

学的変換技術｣について論議している｡しかし環境の汚染物質を制限するためのガイダン

スを示してはいない｡

EUにおいてはリン酸肥料についてカドミウムの規制を現在検討中である｡これについて

は第6.2章で解説する｡

5)スウェーデンにおける規制

肥料中のカドミウムについて厳しい規制をしている国の一つはスウェ⊥デンである(Oosterhuis

et al., 2000)<この国においては1984年以降に肥料の窒素とリンについて環境税をかけたが､

1994年にこの環境税を廃止し､その代わりにカドミウム課税制度を制定した｡この制度では､リン酸

肥料中のカドミウム含量を100gCdrl P(40mgCdkg-　p205)以下とし､また5 gCdt"1 P(2.2

mgCdkg"1 P205)を越える肥料については30 SEKg~1 Cd (-3.3ユーロ-約380円)の課徴

金を課すことにした｡

同国ではこの制度を制定する以前は肥料中にカドミウム含量は35-40 mg kg Pであったが､

1994/95年には23 mg kg ､1995/96年には16 mg kg"1 P(-7mg Cd kg"1 P205)まで低

下した(Oosterhuis et al., 2000)cさらにスウェーデンでは`Svenkst Sigill" (スウェーデンシール)の

制度を作っている｡これは土壌の｢しきい値｣を0.30 mg kg-1とし､これを越える場合にはそこで

生産される農産物を分析し､穀類の規制値0.08 mg kg"1 (乾物)以下であればこのシールを添

付して農産物を売ることができる｡このシールの商標はスウェーデン農協がもっており､国産コムギ

のほとんどはこのシールを付けている｡このシールをつけて売ると農家には5%のプレミアムが支払

われるので､農家は積極的にこの制度を受け入れているという｡市場にある全食用穀物の25%は

このシールが添付されている(Oosterhuis et al., 2000)<このスウェーデンの規制については解説

がある(越野､ 2004b),

6)その他の国における規制

肥料法または肥料取締法が設定されたのはフランス(1888)､イギリス(1893)がわが国

(1899)よりわずかに早い｡続いてドイツ(1919)であり､アメリカはwによって違ってい

るが1890年から2000年前後となっている｡イギリスでは農業法(1970)の規定によって

肥料法が作られているが､ 1998年の改定〔The Fertilisers仏mendment) Regulations
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1998〕にはEEC肥料の取り扱いを明示した(The Minister of Agriculture, Fisheries and

Food, 1998)ォ　この改定によりEU基準による肥料が流通できることになった｡

世界の国(アメリカ合衆国､ドイツ､ノルウェイ､ベルギー､コロンビア､エクアドル､

エジプト､インド､ケモア､マラウイ､モロッコ､ニュージーランド､スリランカ､スイ

ス､連合王国､ユーゴスラビア(旧)の肥料法(FAO, 1973)､あるいは発展途上国.(中国､

フィジー･太平洋諸島の国､インド､イン-ドネシア､イラク､マレイシア､ミャンマー､ネ

パール､フィリピン､韓国､スリランカ､タイ､トルコ､ベトナム)の肥料法

(ESCAP∬AO/UNIDO, 1991)について概略を知るこ.とができる｡しかし有害物質につい

ての基準はみることができない1994年にはFADINAP (ESCAP/FAO/UNIDO Fertilizer

Advisory, Development and Information Network for Asia and the Pacific, )で肥料品質

保全および環境保護のための肥料の立法化についてアジア地域のシンポジウムが開かれた

〔日本から原田(農林水産省肥料機械課)および越野(農業環境技術研究所)が参加〕｡し

かし重金属関係について報告したのはKoshino (1994)以外では特別参加のKuenkel

(1994Xドイツ)がEUの規制について､ Kimmo (1994XFADINAP)､およびIsherwood

(1994) (TheFertilizerInstitute)がカドミウムについて議論したのみであり､アジア･中東

諸国からはこの間題については報告がなかった｡

6. 2　EUにおけるカドミウム規制とリスク評価

肥料中の潜在的有害成分としてはカドミウムがもっとも注目されており､ EU (ヨーロッ

パ連合)の企業局において規制案が用意されているoリン酸肥料中のカドミウムについて

はすでにいくつかの国によって表6.2.1に示すような規制が行われている(Mortvedt, 1995:

Johnston and Jones, 1995: EPA, 1999)c比較を容易にするためにiの量(kg)当たりのCd

の量(mg)で示した｡一部の国ではトン当たりgで示してあるが､数字としてはkg当たり

mgの値と同じである｡ベルギーでは肥料の重量(kg)当たりのCd(mg)も規制している｡

~アメリカ合衆国､イギリスでは肥料中のカドミウム規制はなく(EPA, 1999: Johnston

andJones, 1995)､フランスにもない(HeatherandVanBalken, 2004)｡日本におけるリ

ン酸肥料中カドミウムの規制値はP205 1%当たり1.5mgであるが､この値は344mgCd

kg-lpに相当し､ヨ一.ロツパ諸国の複数の国にある規制値よりも高い｡日本より規制値が

高いのは1995年に設定されたオーストラリアであるが､この値は高すぎるので低くするべ

きだというのがつくばでのカドミウムの国際シンポジウム(2003)に参加したオーストラ

リアのMcLaughlinの意見であった(私信)0

リン酸肥料以外の肥料中のカドミウム規制およXf土壌での許容負荷量については表6.2.2

に示した｡
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表6.2.1肥料中のカドミウム規制

国 名 設 定

年次

規制値 単 位 規 制の

種 類

備 考

オ ーストラリア

タスマニア州

19 95 以前

19 95

4 50

3 50

m g k g"1 P

m g k g"1 P 自発 ■Fertilizer In d ustrY F e deratio n of A u stralia

2 0 00 30 0 m g k g"1 P 自発 F ertilizer In d ustry F e deratio n o f A u stralia

不詳 25 0 m g k g"1 P 自発

規制値 ■

園 芸用 肥料

不詳 19 6 m e kgーl P リン酸肥 料 1

ビクトリア州 不詳 15 3 m g kg"1 P リン酸肥 料

ーストリア 不詳 27 5 m g k g"1 P 肥料 l

デンマーク

フィンランド

ドイツ

ノルウェー

ウェ-デン

イス

アメリカ合衆国

イギリス

mg kg~1乾物

mg kg~l p

mg kg"1 P

mg kg-1 p

me kg"1 P

g t-1 p,05

mg kg~l p

mg kg~l p

mg kg"1 P

mg kg"1 p

g Cdt-1 P

g Cdt~1 p

最大値

自発

最大値

最大値

最大値

最大値

最大値

最大値

最大値

刺限値

制由値

最大値

肥料

肥料

リン肥料の規則　No.233

農業用および庭園用肥料

自発的最大値*1

肥料

'1製品の少なくとも89%は70 g trl p,05を越えず､63%は40 g fサp,05を越えないこと.

g t~　= mgkg~1.

事2　日本ではリン酸肥料のほかに複合肥料にも適用し､肥料によって規制のベース､数値が違っている.

Mortvedt and Beaton (1995): Johnston and Jones (1995): EPA (1999):オーストラリアタスマニア州および

ビクトリア州はMcLaughlin et al. (1999)により追加.
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表6.2.2　その他の肥料･土壌のカドミウム規制

国 名 設定

年 次

規 制値 単 位 規制 の

撃琴

備 考 1

ーストラリア

タスマニア州 ■

ビクトリア蝣m

不詳 10 m g k gーl 自発 2% P 以下の肥料および土壌 改良材

不詳 80 m g k g一l 最大値 微 量要素サプリメント

◆ 不詳 34.9 m g k g一l 最大値 微 量要素肥料

不詳 4●3 m g k g" 最大値 土壌 改良材

不詳 4■3 m g k g"1 最大値 リン酸肥料以外の肥料

ベルギー

カナダ

ラング

EU

不詳 1- 3 m g k gーl 乾物 最大値 土壌

不詳 15 0 g ha⊥1 年■1 最大値 土壌への供給 量

19 93 20 m g k g 最大値 肥料 ､ 下水汚泥および堆肥

19 93 4 k g h a"1 許容値 土壌 に施用 できる累積量

19 95 1.2 5 m g k gーl 最大値 堆肥

19 95 0 -7 m g k g"1 最大値 ｢きわめてクリーン｣な堆肥

19 86 0.15 m g k gー1 土壌 ■最大値 土壌負 荷■の累積 量

Mortvedt and Beaton (1995): Johnston and Jones (1995): EPA (1999):オーストラリアタスマニア州および

ビクトリア州はMcLaughlin et al. (1999)により追加.

ヨーロッパ連合(EU)においては現在肥料中のカドミウムの規制を具体的に検討してい

る(UNEP-UNIDO-IFA, 1998: Heather and Van Balken, 2004)t　ヨーロッパの人たちが

食品として摂取しているカドミウムの量が人の許容最大摂取量にかなり接近.していると指

摘されるようになっており､社会的な関心が高くなっていることがその背景にある｡

1972年WHOはカドミウムについて人の許容最大摂取量として､ 1日･体重1kg当たり

1 JJg､すなわち成人の男および女で70または54 〃g日-1以下と勧告した(WHO,

1972)ォ　イギリスでの調査によるとすでに摂取量は20-40 11gであり､最高値では女の許

容量の75%にも達している(Hutton, 1982: Johnston and Jones, 1995)｡カドミウムの人

に対する最大の供給源は食品であることから､この含量を上げず､抑制することが強く求

められるようになった｡ EC委員会では1988年1月25日に決議案を採択し､すべての起

源のカドミウムを削減することの重要性を表明した｡

ヨーロッパ共同体(EC)､ヨーロッパ連合(EU)ではこれまで肥料に関する指令

(76/116/EEC)は肥料の成分､サンプリング､分析法などに関連するものであり､カドミ

ウムなどの金属類の規制に関する指令はなかった｡西ヨーロッパ諸国の中には独自に肥料

中のカドミウムに規制を掛けている国(表6.2.1)があり､オーストリア､フィンランド､

スウェーデンの3国が加盟した時にこの不整合が問題となった｡その際､ EC指令で写005

年12月31日まではこの3国では国内法を適用してもよいことにされ(98/97/EC)､その間
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に統一を図ることとした｡この国内法の適用規則は再三延長され､ 2005年末もこの状態が

続いている(EU,2005)c

EC委員会では2003年8月1日の指令(EC,2003)で肥料中のカドミウムの問題を提起

し段階的にカドミウムの規制を強化する原案を提出したが､工業界などからの批判がきつ

かった(HeatherandVanBalken, 2004)｡ EUではその加盟国に肥料に由来するカドミウ

ムについてのデータと情報をさらに集めることを要請したが､すべての国で十分なデータ

を集めることができなかったことから､肥料中のカドミウムが健康と環境に及ぼすリスク

評価の方法論と手順を改善するためにEC委員会では加盟国にさらに調査を委託し､加盟国

からの報告は､ Environmental Resources叩anagement (ERM､ロンドン)によってまと

められた(EC-EnterpriseDG,2001)ォ　しかしイギリスなどはこの報告を出さず､国によっ

て対応に違いがみられている｡

このERMの報告書では､リスク管理のオプションを開発すること､リスク管理オプショ

ンの効果を評価すること､それぞれのオプションについてリスクー利益分析を行うことが

目指された｡オプションとしては､次の4つが検討された(越野､ 2004a)c

●オプションA:肥料中のカドミウム濃度の規制

2006年までに60mgCdkg-1 P205とする｡

2010年までに40mgCdkg-! P205とする｡

2015年までに20mgCdkg~1 P205とする｡

●オプションB:カドミウムに対する課税

高カドミウム肥料に課税して低カドミウム肥料の使用を進める｡この手法はさらに､

厳しい方策-すべての肥料のカドミウムに課税する｡

中庸な方策-当初は60mgCdkg-i P205を越える肥料に課税し､次第に範囲を

広げて^mgCdkg"1 P205以上､ 20mgCdkg~1 P205以上にも

適用する｡

●オプションC:土壌中のカドミウム含量の管理

肥料中のカドミウム含量が低い(l-20mgCdkg-1P205)場合には100年間での土

壌中のカドミウムの集積は遅いか､あるいはマイナスになることが推定される｡

肥料中のカドミウム含量が多い(60mgCdkg~ P205以上)場合には100年間での

土壌中のカドミウムの集積が予測され､ +40-125%となると推定される(年率0.4-

1.25%)｡

●オプションD: ｢地域化(regionalisation)｣および｢カドミウム感受性ゾーン｣または

｢カドミウムリスクゾーン｣の同定

高リスク地域-極低または低カドミウム肥料が使える｡

中リスク地域-中カドミウム肥料が使えるO

低リスク地域-どのような肥料でもよい｡
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これらのオプションのそれぞれについて､効果､実用性､経済的影響､モニターの可能

性が評価され､リスクー利益分析が行われ､表6.2.3のように優先順位が付けられた(EC-

Enterprise DG, 2001:越野､ 2004a)c

表6.2.3　カドミウム対策オプションの優先順位

オプション 効率 実用可能性 経済的負担 モニタリング可能性

: 肥 料中含量の規制

全体的に * * * * * (? ) * * * * *

低 C d リン鉱 石 * * * * * ? ) * * * * *

C d 除去 * * * * * ( ? ) * * * * *

B ‥C d 課徴金

全 体的に * *

厳格 * *

中庸 * *

C ‥土壌中 C d の規制

全 体的に * * * * * * *

D : 地域指定

全体的に * * * * * (? ) * * * *

C d リスク地域 * * * * * (? ) * * * *

C d に弱い地域 * * * * * (? ) * * * *

***-良､ **-適当,*-不可/悪い､?-不確実.

全体的にとりまとめたもので､加盟国によっては同意されないかも知れない.

EC-Enterprise DG (2001).

またこのERMの報告書にはリン鉱石およびリン酸液からのカドミウム除去技術につい

ても付録として取り纏められている(EC-Enterprise DG, 2001:越野､ 2004b)c

次いでEUではCSTEE (Scientific Committee on Toxicity, Ecotoxicity and the

Environment､毒性･環境毒性･環境に関する科学委員会)に次のように諮問した(CSTEE,

2002:越野､ 2004c)c

｢投入データの変動についての仮定が加盟国によって異なっているのであるが､それぞ

れの評価における農耕地土壌のカドミウム集積のモデル化によって､次のような一貫した

傾向があると結論することは科学的に正当であるか?

1)カドミウム濃度が低い肥料(1-20 mg Cdkg~ P205)では､ 100年間施肥をした場

合の土壌中カドミウムの集積は比較的遅いか､あるいは正味損失量(溶脱と作物吸収)が

投入量を越えるため､むしろ減少する｡
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2)カドミウム濃度が高い肥料(60mgCdkg"'P205またはそれ以上)を100年間施肥

した場合の土壌中集積は比較的多い｡ ｣

これに対してCSTEEでは､ 1)については｢肥料以外のカドミウム投入がないとすれば､

多くの土壌で長期的な集積は予想されない｣､ 2)については｢報告書の証拠およびさらに追

加した計算に基づくと､多くの土壌で長期的な集積が予想される｣と答えた(CSTEE, 2002)ォ

この答申において追加した計算は二つのシミュレーション(Roemkens and Salomons,

1998:McBrideetal., 1997)を応用したものであり結果は表6.2.4に示した｡この表はカド

ミウム60mgkg~1の場合であるが､この他に40および20mgkg"の場合も計算されて

いるが､ここでは省略する｡詳細は別にみることができる(越野､ 2004c)｡

EUではこのような結果についてインターネットでパブリック･コンサルテーションを行

い､各国､団体などからの反応を公表(EC-EnterpriseDG,2003)､さらにそのまとめを報

告した(EC-EnterpriseDG,2004:越野､ 2005)c　フィンランド､スウェーデンなどは規制

推進の立場を明確にした｡カドミウム含量の低いコラリン鉱石をもつロシアでは､この規

制強化によりコラ産リン鉱石の値上がりを期待したコメントを出している｡

EFMA (European Fertilizer Manufacturers'Association:ヨーロッパ肥料生産者協会)

などの胞料工業側は60 mg Cd kg-^Osを最大値とすることはこれ以前から了承してい

たが､このレベルより規制を強化することには強く反対した　40mgCdkg-1P205以下に

なると､ヨーロッパに距離的に近く世界最大のリン鉱石資源をもつモロッコを始めとする

アフリカ諸国産のリン鉱石が使えなくなるからである｡アメリカ農務省のChaneyは日本

における動物実験結果などからみてもEUの規制は厳しすぎると土の10年来主張してきた

こと､このカドミウム規制について日本の専門家などを招集してさらに検討すべきである

とコメントした(EC-EnterpriseDG, 2003:越野､ 2005)ォ

EFMAにおける現地ヒアリング(2005)では､ EUは20-40mgCdkg- P205まで規

制値を下げることは見送り､ 60mgCdkg~1P205を規制値とすることで妥協したと聞いて

いる(日本肥料アンモニア協会の私信､ 2005)｡
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表6.2.4　シミュレーションによるカドミウム含量60mgkg"の

リン酸肥料を100年間連用した場合の土壌中Cd含量の増加率(%)

土 壌 pH 5 .5 p H 6 .5 p H 7 .5

モデル 1 モ デル 2 モデル 1 モデル 2 モデル 1 モデル 2

大気降下物 0 g h aー1 年 - 1､ 施 肥量 23 kg P ,0 5 haー1年ー1

有機 物 = 1 % ､ D = 0 .1 ー2 3 3 1′ 9 9 11

有機 物 = 4 % ､ D = 0◆1 ー23 7 10 9 11

有機 物 = 1 % ､ D = 0 .4 ■7 3 一2 1 -2 6 0 8

有機 物 = 4 % ､ D =0 .4 - 73 ー7 - 2 6 0 10

大気 降下物 0 g h a" 午 - 1､施肥 量 69 kg P 20 6h aー1年ー1

有機物 = 1 % ､ D =0 .1 2 3 1 29 3 8 3 8 4 1

有機物 = 4 % ､ D =0 .1 2 3 6 29 ◆ 4 0 38 4 1

有機物 = 1 % ､ D = 0 .4 -5 8 - 1 2 9 26 37

有機物 = 4 % ､ D = 0 .4 -5 8 2 0 - 1 3 5 28 39

大気 降下物 3 g haー1 年ー1､ 施肥量 23 kg P ,0 5h a- 年ー1

有機物 = 1% ､ D = 0 .1 4 34 3 2 4 1 4 1 4 3

有機物 = 4 % ､ D = 0 .1 4 39 3 2 4 3 4 1 4 4

有機 物 = 1% ､ D = 0 .4 ー5 7 7 1 ▲3 1 3 1 4 0

有機 物 = 4 % ､ D = 0◆4 - 5 7 23 1 37 3 1 42

大気降 下物 3 g h a"1 年 - 1､施 肥量 69 kg P ,0 5 ha " 年ー1

有機 物 = 1% ､ D = 0 .1 29 6 3 60 7 1 7 1 73

有機 物 = 4 % ､ D = 0 .1 29 6 8 60 72 7 1 74

有機 物 = 1% ､ D = 0 .4 4 2 3 2 25 6 0 59 70

有機 物 = 4 % ､ D = 0 .4 4 2 5 0 25 6 6 59 72

D=排水量(-降水量一蒸発散量: m年~l).

モデル1 Romkens and Salomons, 1998,オランダの非汚染農耕地および林地土壌に適用･,

モデル2　McBride et al., 1997,水抽出液中のCd濃度に基づく.

EC-Enterprise DG (2002).
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6. 3　汚泥施用に係る規制･リスク評価

日本有機資源協会(JORA)において欧米諸国とわが国における有機資源の農緑地利用に

関する規制･基準がまとめられている(日本有機資源協会､2003)<またUSEPACEPA, 1999)

の報告書にも多くの国における規制値をみることができる｡ガイドラインの考え方につい

ては解説がある(越野､ 1991)｡

1)アメリカ合衆国における規制

前述(第6.1章)したようにアメリカ合衆国においては汚泥堆肥類(biosolids)には､ 1993

年に制定されたUSEPAPart503規則(EPA, 1993, 1995)が適用される｡この規則で許容

された金属の水準は表6.3.1に示した｡

表6.3.1土地施用をする下水汚泥中の無機汚染物に対するEPA CFR 40 Part 503の規制値.

EPA (1999).

この表にかかわらずAAFPCO (1998)では表6.1.1に示したようにリン酸を保証する肥

料についてはカナダに準じた基準を使うことにしている(第6.1参照)0

アメリカでは州によって独自の基準が作られており､ニューハンプシャー､バーモント､

マサチュウセッツ､ニューヨーク､ロードアイランド､マリーランド､コネティカット､

ペンシルバニアの数字がEPAの資料に掲載されている　EPAの基準に比較してクロムが加

えられており､またコネティカットではクロム(Ⅵ)およびバリウムの規制がある(EPA,

1999)｡

2)カナダにおける規制

カナダにおける規制はすでに述べた(表6.1.2).この規制はもともと下水汚泥堆肥類のた

めに作られてものであるが､のちに肥料にまで適用範囲が拡大されたものである
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(Canadian Food Inspection Agency, 1997) c

3)オーストラリアにおける規制

オーストラリアにおいては州において規制が行われており､表6.2.2はニューサウスウェ

ールズ*Nにおける規制値である｡汚泥中の含量､施用土壌の上限値が設定されており､重

金属類の他に農薬類の規制がある(EPA. 1999)｡汚泥にグレードが付けられており､制限

なしに使えるグレードAからCまでが農業用に使用できる｡

表6.3.2オーストラリア･ニューサウスウェールズ州における基準(mg kg　乾物)

汚染物質 汚泥中のしきい値 最大許容土壌中含量

グレードA * グレードC * 農耕地 非農耕地 ■

ヒ素 20 20 20 20

カドミウム 3 20 1 5

クロム 100 500 100 250

150 420 100 375

水銀 1 15 1 4

＼ 60 270 15 150

ニッケル 60 270 60 125

セレン 5 50 5 8

亜鉛 200 2500 200 700

D D T /D D D /D D E 0.50 1.00 0.50 0.50

アルドリン 0 . 0 2 0 . 5 0 0 . 0 2 0 . 0 2

デイールドリン 0.02◆ 50 0.02 0.02

クロルデン 0.02 0.50 0 . 0 2 0 . 0 2

へブタクロル 0.02 0.50 0.02 0.02

H C B 0.02 0.50 0.02 0.02

リンデン 0.02 0.50 0.02 0.02

B‖C 0.02 0.50 0 . 0 2 0 . 0 2

PC B s 0.30 1.00 0.30 0.30

グレードA-使用上の制限はない.グレードC-農業用に使用できる最低の品質のもの.

4)イギリスにおける規制

イギリスにおいては下水汚泥中の重金属の規制として亜鉛当量を使い､この値で規制し

いてきた(Chumbley, 1971),この3元素の害は付加的とするのが基礎となっている｡

亜鉛当量- 〔亜鉛+銅×2+ニッケル×8〕

ただしその後､この亜鉛当量の考えはやめ､また3元素以外の重金属類についても規制
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が掛けられるようになっている｡ただし汚泥中の含量ではなく､汚泥施用後の土壌の含量

で規制しており､汚泥および土壌中の含量について典型的な数字を示している(EPA,1999)c

表6.3.3イギリスにおける異なったpHの土壌中における濃度規制値

元 素 異 なったp H の 土 壌 中最 大 許 容 含 量 (m g kg ー1乾 土 ) 許 容 年 間 施 用 量

k g h a 年 I lp H 5 .0 - < 5 ◆ 5 .5 - < 6 .0 6 .0 - < 7.0 7 .0 <

亜 鉛 2 00 20 0 2 00 3 00 15

an 8 0 10 0 135 2 00 7●5

ニ ッケル 5 0 60 75 110 3 ■

カドミウム r> 0.1 5

水 銀 1 0■1

ヒ素 50 0●7

クロム 4 00 15 (暫 定 値 )

＼
ロ 3 00 15

モ リブ デ ン 4 0●2

セ レン 3 0 ◆15

フッ素 5 00 20

日本有機資源協会資料(2003) .

表6.3.4　下水汚泥および土壌中の重金属含量の典型的な値(mg kg '乾物)

元 素 下水汚泥 土 壌

ヒ素 3 10

クロム 50 15

フッ素 100 60

モリブデン 1 15

セレン 0●3 0●2

関心の高まりにつれて排水処理､汚泥処理の技術の進歩があり重金属濃度の低下が著し

い(表6.3.5)｡また分析技術の進歩もその裏にあると総括されており(Alloway, 1995)､過

去の分析例より最近のものがより信頼性が高いことを示唆している｡
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表6.3.5　農用地で使用される下水汚泥中重金属濃度の変化

(1982/83年と1990/91年)

元 素

10 % 値 5 0 % 値 (中央 値 ) ■ 9 0 % 値

82 / 83 9 0′9 1 82 /8 3 9 0/ 9 1 8 2/ 8 3 9 0′9 1

C d 4.0 1.5 9.0 3 .2 3 3 12

C u 2 6 1 2 15 6 2 5 47 3 10 8 7 9 74

C r 2 5 2 7 12 4 8 6 69 6 48 9

P b 16 4 7 0 4 1 8 2 17 7 6 1 58 5

H g く 1 .1 3.0 3.2 7.0 6 .1

N i 2 1 15 59 3 7 3 03 22 5

Z n 64 3 4 54 120 5 88 9 2 05 8 14 7 1

Alloway (1995).

5) EUにおける規制

EUでは1986年6月12日のEU委員会指令(86/278/EEC)に農用地における下水汚泥

の利用について記述しており､重金属類の規制についての基準が表6.3.6のように示されて

いる｡土壌および汚泥については限界値として下限と上限がきめられている｡アメリカ合

衆国の基準に比較するとヒ素､セレン､モリブデンの基準がない(EPA, 1999)｡

表6.3.5　EUにおける下水汚泥中の重金属類の規制

重金属 許容負荷量* 土壌の限界値 汚泥の限界値

(ra g k g- 1) (m g kg ') (m e kgー1)

カドミウム 0.15 lt 3 20- 40

クロネ 4 100 - 150 1000- 1500

12 50- 140 1000- 1750

鉛 15 50ー300 750ー1200

水銀 0●1 1- 1.5 16ー25

ニッケル 3 30- 75 300 - 400

亜鉛 30 150ー300 2500 - 4000

*　1 0年以上の期間における平均値.

EPA (1999).
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6)その他の国における規制

その他の国における規制については表6.3.8のようである(Hedberg et al., 1996: IPCS,

1998)ォまた土壌中の許容最大漉度(MAC)が提案または規定されている例を表6.1.9に示

した(Kabata-Pendias､ 2001),

表6.3.8農業用に土壌改良材として使用される下水汚泥中の金属濃度の最大量規制値

国 ●地 域 最 大 規 制 値 (m g k g 乾 物 )

C u Z n P b C d

デ ンマ ーク 10 00 4 00 0 120 0●8

ドイツ 8 0 0 2 50 0 9 00 1 0

フィンラン ド 6 0 0 150 0 100 1●5

フランス 100 0 3 00 0 8 00 20

ラング 75 3 0 0 100 1. 25

ノル ウェイ* 10 00 ー150 0 15 00 -3 0 00 1 00- 3 00 4 - 10

ウエー デ ン 6 00 8 00 10 0 2

*高い値は緑地に適用.

Hedberg et al. (1996):IPCS (1998).
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表6.3.9　農耕地土壌における許容最大濃度(MAC);として

提案または規定されている例

元素`ォ-ストリア　　-ドイツ*2　　　ポーランド*3　　ロシア

1977　　　　　　1992　　　　　　1977　　　　　1986

As　　　　　　50

B 100

Be 10

Cd　　　　　　5

Co　　　　　　50

Cr 100

Cu　　　　　100

500

Hg　　　　　5

Mo 10

Ni 100

Pb 100

Sb

Se 10

V

Zn　　　　　　300

10

1.5　　　　　　　　-3

50

100　　　　　　50-80

60　　　　　　　30-70

2.1

10

50　　　　　　30-75

100　　　　　　70-150

10

10

150

200　　　　　100-300

35

20

150

110

MAC (Maximum allowable concentration)/mg kg　乾土.

PH〉6の土壌に限定.

*3　きわめて軽い酸性土壌から重粘中性土壌の範囲.

Cr6十　に対する値.

*5溶解性画分に適用.

Kabata-Pendias (2001)より抜粋.各国の文献出所は下記.

オーストリア　El-Bassam and Tjetjen (1977).

ドイツ　German Federal Ministry of the Environment (1992).

ポーランド　Kabata-Pendias (1994).

ロシア　Goncharuk and Sidorenka
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61 4　有機質肥料の病原微生物に関する海外の規制･リスク評価

関係資料の収集に当たっては､まずMEDLINEを用いて､ compost, manure, biosolid, regulation,

risk assessment, pathogensなどのキーワードに､より検索した｡次に各国のYAHOOを用いて同様の

キーワードにより.検索した｡さらに､各国の環境､農業関係の省庁のホームページの検索機能を用

いて､同様のキーワードにより検索した｡

用語解説

バイオソリッドbiosolid:

下水汚泥sewage sludgeのこと.その堆肥化物(下水汚泥堆肥)や熱処理物､生ごみ･勢定枝な

どを加えたものも含める｡米国で主に使用されている用語で､肥料や土壌改良材として農耕地や牧

草地に施用されるほか､鉱山跡地の土壌修復などに使用されるか､埋立処分される(主に表面散布

や表土-の混合で､深層埋立処分は少ない)｡バイオソリッドは肥料成分を高濃度に含有している

が､重金属や病原微生物も含まれている｡各国での規制の中心は､重金属の含量及び､土壌-施用

した場合の土壌残留濃度についてである｡日本では下水汚泥は､公定規格に合致するもの(重金属

など有害成分が基準以下の場合)は､普通肥料として登録され(肥料取締法､ 111号､ 1999)､乾燥

処理や発酵処理等の加工を経て､下水汚泥肥料または汚泥発酵肥料として利用されている｡規格外

のものは産業廃棄物として埋立や焼却等により処分され､生のまま農地等に施用されることはない｡

糞便性大腸菌群fecal coliforms :

EC液体培地を用いた最確値法により44.5℃で24時間培養し､ガス産生により判定する方法によ

り測定される菌群をいい､大腸菌とその類縁菌を含む細菌群である｡大腸菌群よりは真の大腸菌に

近い菌群を検出していると考えられている｡現在は大腸菌を直接検出できる選択分離培地が開発さ

れているが､それがなかった時代に､大腸菌に準ずる菌群として計測されたC現在でも世界的に広

く各種水質基準に使用されているほか､米国EP冬の下水汚泥及び下水汚泥堆肥の品質基準などに採

用されている｡

サルモネラ:

サルモネラSalmonella entericaも腸内細菌科に属するグラム陰性菌であるが､乳糖分解性がな

いため｢非大腸菌群｣に属する｡本菌は動物や鳥類の腸管常在菌であり､畜糞､特に鶏糞に含まれ

ることが多い｡サルモネラは血清型により約2,000種類に分類されているが､生物学的な種とは異

なるため､学名の表記をSalmonella Enteritidisなどと血清型をローマン体で表由することとな

っている｡ヒトに食中毒を引き起こす種類が多く含まれるため､サルモネラが検出された場合､病

原性を持つ可能性が高いと見なされている｡

サルモネラの菌数測定には､DHL寒天培地またはMLCB寒天培地などの選択培地を用いる希釈平板
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法が主に用いられる｡

菌数の単位:

微生物数は培養法により計数される場合､厳密な細胞数を計測することにはならないため､希釈

平板法による菌数ではCFU (colony forming unit)が､また最確値法による菌数ではMPN (most

probable number､最確値)という単位が使用される｡例えば堆肥中の大腸菌群が､デスオキシコ

レート培地(希釈平板法)により計測された場合には､菌数の単位はCFU/g乾物と表示され､ BGLB

培地で計測された場合には､ MPN/g乾物と表示される｡

海外の規制･リスク評価の概観

堆肥を含めた有機質肥料の病原微生物に関する規制やリ.スク評価に関しては､現在､米国EPAの

バイオソリッドに関する基準が最も整備されており､各国の堆肥に関する規制等も､ほぼこれに準

ずるか､多少厳しい基準を上乗せしたものとなっている_.各国の堆肥に関するガイドラインや規格

の概観を表6.4. 1に示す｡これらは公的機関によるもののほか､業界団体などによる基準を含む｡

規格の主な内容は､重金属濃度､異物の混入割合､病原微生物､及び熟成度などに関するものであ

る｡

表6.4.1各国の堆肥に関するガイドライン等の設置状況
国 名 設定されている品質評価基準

オース トリア 品質保証制度が確立
オース トラリア 包括的な品質基準及び分析法
ベルギー フランダース地方で品質保証制度が確立し､これにブリュッセル及び他の地域

が追随
カナダ 規格が発達 :地域によって差異0 流通に関して品質保証制度
デンマーク 製品規格と分析法を明記した品質保証制度が最近確立
フランス 部分的な品質基準0 品質管理に関する調査研究が進行中
ギリシャ 廃棄物に関する基本的な法律はあるが､ 堆肥に関する公的規格はない
ドイツ 品質保証制度が確立0 業界団休も規格を設定
ハンガリー 堆肥の品質に関する団体が設立
イタリア 廃棄物の分別に関する新法の制定0 堆肥の業界団体が規格を設定
日本 廃棄物の分別に関する新法の制定 (2001), 規格は発達していない
ルクセンブルク ■ いくつかの堆肥化施設が ドイツの品質保証制度を踏襲
オランダ 品質保証制度が確立
ノルウェー 堆肥の基準に関して検討中0 3 等級への分類を提案
スペイン カタロニア地域では堆肥のガイ ドラインが確立し､ 品質保証制度を提秦
スウェーデン 堆肥の規格及び製造届け出制度が最近実施に
スイス 最低限の品質規格が確立
英国 業界団体が品質規格を提案
米国P バイオソリッド法及び肥料法により堆肥が規制0 13 州で運輸省による使用規

格あり0■業界団体の規格あり■

Woods End Research Laboratory (2000)
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1) WHO

FAO/WHO合同食品規格委員会(コーデックス委員会)は､消費者の健康の保護､食品の公正な貿

易の確保等を目的として､ 1962年にFAO及びⅧ0により設置された国際的な政府間機関であり､国

際食品規格(コーデックス規格)の作成等を行っている.我が国は1966年より参加している.

2003年7月に『生鮮果実･野菜衛生管理規範』が採択された(コーデックス連絡協議会, 2003)ォ

これは､生鮮果実･野菜の生産から包装までのすべての段階に関連する微生物的､化学的及び物理

的危害を管理するための生産･製造規範である｡さらに現在､ 『微生物学的リスク管理の実施に関

する原則及びガイドライン原案』及び『卵及び卵製品の衛生規範改訂原案』の策定作業が進められ

ている(コーデックス連絡協議会, 2005)

2) EU

EUでは､ 『The European Union Directive, Council Directive on the Approximation of the Laws

of the Member States Relating To Fertilizers (76/116/EEC) 』により､加盟各国が遵守すべき

肥料の基準について規定している｡この内容の主たるものは肥料成分の基準と包装の表示に関する

ものである｡しかし､病原微生物に関する記載は見あたらない｡

また､ 『The EU Council Directive of 12 June, 1986 (86/278/EEC) 』では､下水汚泥の農業利

用､特に重金属濃度の規制を中心に記述している｡

一方､生食果実･野菜の微生物汚染についてEC食品科学委員会が詳細な報告書を出しており､

生産から消費に至るまでのGAPやHACCPにもとづいた衛生規範の策定の必要性を指摘し､EU各国の

法律の統合の必要性を提唱している(Scientific Committee on Food, 2002)c

一方EUには､堆肥にも適用されるエコラベル制度があり(図6.4.1)､重金属濃度､異物､悪臭

などの基準に加えて､病原微生物に関する規格として､サルモネラが不検出であること(25g乾物

中)かつ糞便性大腸菌群が1000 MPN/g未満であることが確認された堆肥の包装に表示される

(http://www. eco-label, com/)｡

EU諸国で堆肥の病原微生物に関する基準の整備例を表6. 4. 2に示す｡いずれも､堆肥化施設にお

ける発酵温度の基準で､国により多少の違いがあるが､基本的には米国EPAの基準とほぼ同様であ

蛍　lhis plOduct qua一ifies for the EU eco-label, because:

9/
EC

*

′■-
■｢､
LABEL

* it contributes to the reduction o/ soil and water pol一ution and minimises

waste by promotingねuse or re-use.

図6.4.1優良堆肥にも使用されるEUのエコラベル

(http://www. eco-label. com/)

る(後述)｡この中で最も厳しい基準を設定しているのはドイツで､ヒトや動物､植物の病原菌(な

いしその弱毒株)を堆肥原料に接種して､製品では実際に不検出となることを確認することを課し
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ている｡

表 6.4.2 欧米諸 国にお ける堆肥 の衛 生規格

■国 【名 堆 肥化法 温度/病原微 生物 ▲

オー ス トリア すべ ての製法 による堆肥 60℃以 上で 6 日間以上 ､ また は
65℃以 上で 3 日間以上 ､ ■または ■
65℃以 上で 3 日間を 2 回

ドイ ツ パ イル法

密 閉式

55℃ 以上で 2 週 間以上 ､ または
65℃ 以上で 1 週 間以上

60℃ 以上 で 1 週間以上

加 えてす べての新設施設 で 人獣共通感喚 菌 Salmonella Senftenb占rg W775 を堆肥
原料 に接 種 したの ち､ 製品 で不検 出 (25 g 乾物) と

なる こと
植 物 病 原 菌 タ バ コ モ ザ イ ク ウ イ ル ス 及 び
Plasmodiophora brassicae を堆肥 原料 に接種 したの

ち､ 製 品で不検 出 となるこ と

スイ ス す べて の製法 に よる堆肥 55℃ 以上で 3 週 間以上､ または
60℃ 以上で 1 週 間以上､ または
時間-温度 式 を遵守す るこ と

デ ンマー ク す べて の製 法に よる堆肥 55℃ 以上で 2 週 間以上
Woods End Research Laboratory (2000)

3)米国

米国では､肥料に関する法律や規制は原則として州ごとに設定されている｡堆肥に関しても同様

で､例えばテキサス州で時都市ごみ堆肥(municipal solid waste compost)は､重金属とPCB含量

により1級堆肥(Grade 1 compost)と2級堆肥(Grade 2 compost)及び等外に区分され､ l級種肥

は農地での使用に加えて､家庭菜園など人々との接触が濃厚な場での使用が許され､ 2級堆肥は農

地での使用が許され､等外品は土壌施用が許可されない(Texas Natural Resource Conservation

Commission, 1996)｡ただし､病原微生物に関しては考慮されていない｡

バイオソリッドの利用と処分に関しては､環境保全と人-の健康被害防止の観点から連邦政府の

規制がある(Hazardous Waste Regulation, 40 CFR Part 503, Standards for the Use or Disposal

｡f Sewage Sludge, 1993)<　この『Part 503　Biosolids Rule (規制第503条バイオソリッド規則)

に関して､米国EPAが詳細な実施解説書と､具体的なリスク評価手法の説明書を発行しているCそ

の主要な出版物のリストを表6.4. 3に示す｡最も主要な解説書は､米国EPAから1994年に発行された

『A Plain English Guide to the EPA Part 503 Biosolids Rule (規制第503条バイオソリッド規

則の平易な英語版ガイド)』で､バイオソリッドの利用(土壌施用) ･処分(土地表面散布による処

分)､焼却､病原微生物及びベクター(ハエ､蚊､ネズミ､鳥類など病原微生物を媒介する生物)

の制御､試料採取法･分析法に関して詳細な解説がなされている｡特に主要なリスクとして重金属

と病原微生物を取り上げ､解説している｡また､ U. S. EPA (1993)は､家庭浄化槽汚泥の規制･

取り扱いに関する解説書である(米国では我が国の浄化槽と異なり､主に廉気的消化槽septic tank
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が主流でくその汚泥をdomestic septageという)｡ U. S. EPA (1995a)は､バイオソリッドのリス

ク評価に関する詳細な解説書､ U. S. EPA (1995b)は実施マニュアル､ U. S. EPA (1999a)は米国

における肥料の生産･流通･使用､及び有害物質(主に重金属)に関する品質･統計･法律の解説

書で､海外の重金属の現況や規制等についても詳しいデータを掲載している　U. S. EPA (1999b)

は米国でのバイオソリッドの発生･利用･処分に関する解説書､ U. S. Department of Health and

Human Services (2002)は特に病原微生物のリスクが高いBクラス(後述)のバイオソリッドの取

り扱いに関するマニュアルで､作業員の労働安全衛生確保の観点から記述されている｡本書は部分

和訳が公表されている(国立労働安全衛生研究所, 2002)｡また､ U. S. EPA (2003)は､バイオソ

リッドの病原微生物及びベクターに関する試料採取法､測定法'､評価法に関するマニュアルである｡

以下では､ A Plain English Guide to the EPA Part 503 Biosolids Rule (U. S. EPA, 1994)

の記述に沿って､バイオソリッドの病原微生物に関する規制について解説する｡

病原微生物基準AクラスとBクラスの分類

Part 503　Biosolids Rule (規制第503条バイオソリッド規則)では､病原微生物の多少に基づ

いて､バイオソリッドをAクラスとBクラスの2群に分け､Aクラスでは､ほぼ自由な流通･土壌施用･

販売ができるが､ Bクラスでは大幅な規制をかけている｡このとき､バイオソリッドは､袋詰めに

された個々の製品についてランク分けされるのではなく､施設ないし処理方法を対象としてランク

表6.4.3　　バイオソリッドの利用と処分に関する米国EPAの規制(Part 503 Rule)
に関する主要な出版物

著者 ●発行元

(発行年)
書 名 発 行番 号

U. S. EPA Domestic Septage Regu latory Gu idance ‥A Guide to the EPA 832-Bー92ー005
EPA 503 Rule

U. S. EPA A Plain English Guide to the EPA Part 503 B ioso lids EPA/832/R-93/003

Rule. pp.175
U. S. EPA (1995a) A Guide to the B iosolids R isk Assessments for the EPA EPA832-B-93-005

Part 503 Rule
U. S. EPA (1995b) Part 503 Implementation Gu idance EPA 833-Rー95ー001

U. S. EPA (1999a) Background Report on Fertilizer U se, Contam inants EPA 747-R-98-003

and Regulations, pp.395
U. S. EPA (1999b) B iosolids Generation, Use, and Disposal in The Un ited EPA530-R一99-009

States

U. S. Department of Guidance For Contro lling Potential R isks to Workers 2002一149
Health and Human

Services (2002)

Exposed to C lass B B ioso lids

U. S. EPA Environmenta l Regulations and Techno logy ‥Control of EPA/625/R-92/0 13

Pathogens and Vector Attraction in Sewage Sludge,
1992, Revised July 2003

分けされ､例外的に個々の製品に対してもランク分けが適用されている｡すなわち､ Aクラスのバ

イオソリッドとして登録されるには､ 6つの選択的要件alternativesのうちのどれか一つに適合し
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(奉6. 4. 4)､かつ病原微生物の検査(表6. 4. 5)に合格しなければならない｡ 6つの選択的要件とは､

加熱または放射線などによって殺菌処理がなされるか､堆肥化されるか､あるいはそれらと同等の

処理と見なされる処理を受けた場合である｡

病原微生物の評価法

病原微生物の検査(表6.4.5)に関しては､バイオソリッドを販売開始しようとするときなどに

実施することとされ､糞便性大腸菌群数が1,000MPN/g乾物以下であること､または､サルモネ

ラ数が3 MPN / g乾物以下であること､と規定されている(MPNは希釈頻度法で測定した場合の菌

数の単位)｡糞便性大腸菌群は､糞便汚染の指標に広く使用されるが､非病原性の大腸菌やその類

縁菌の菌数も含む数値である｡一方､サルモネラは原則としてどの株も病原性を有している｡この

ようなことから糞便性大腸菌群数の基準は緩く､サルモネラ数の基準は厳しく設定していると考え

られる｡バイオソリッドの取扱者は､この2つの病原微生物要件のうち｣どちらか適合したデータ

を示すこととなる｡微生物検査法の詳細(試料採取時期､試料採取法､検査法､検査結果の評価法)

は､ U. S. EPA (1995a)に示されている｡

選択的要件alternatives

表6.4.4の選択的要件1 (加熱処理)に対しては､バイオソリッドが液状か固体状かにより4通り

の処方を設定し､加熱温度と時間の条件を規定している(表6.4.6)｡例えば､固形分7%以上(すな

わち含水率93%未満)のバイオソリッドの場合､ 50℃以上で20分間以上の加熱が必要であるとして

いる(通常､密閉型のバイオソリッド乾燥機または加熱機に投入して処理する)｡この処方の根拠

として､微生物の加熱死滅式に基づいたD値(Aクラスの基準を達成するのに要する最小時間)を示

している｡処方Aでは､例えば処理温度を55℃とするとD値は2.6日(63時間)､すなわち63時間の加

熱が必要である｡また例えば､粒状のバイオソリッドであれば､最短15秒間の熱処理時間ですむ｡

1･5分間(0.001日)の熱処理ですませたい場合には､処理温度は79℃と算定される｡すなわち､微

生物の加熱死滅式では温度は指数的に効いてくるので､高温で処理すれば極めて短時間で殺菌処理

ができるという原理に基づいている｡

また､選択的要件4 (未知の処理法を受けたバイオソリッド)では､袋詰めされた製品で､その

処理法が不明な場合を想定して､厳重な微生物検査を課している(サルモネラ､糞便性大腸菌群､

腸管感染性ウイルス､及び生きた回虫卵の検査)

選択的要件5と6では､病原微生物低減処理(Processes to Further Reduce Pathogens, PFRP)

またはそれと同等の処理を規定してい.る　PFRPとは､堆肥化､熱乾燥､熱処理､高温好気的消化､

放射線による殺菌､及び低温殺菌(パスチヤライゼ-ション)により､病原微生物を効果的に低減

できる処理のことである(表6.4.7),
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Aクラスの病原微生物基準に適合しない場合､ Bクラスに適合するか検討される｡それには､表

6.4.8に示す3つの選択的要件のうちのどれか一つに適合していればよい｡すなわち､糞便性大腸

菌群数が7点の試料の相乗平均で2, 000, 000 MPN/g乾物(または2, 000, 000 CFU/g乾物)未満であ

るか､ PSRP(後述)で処理された場合か､ PSRPと同等とみなされる方法で処理された場合であるc

Bクラスの微生物基準は比較的緩いと考えられ､生の下水汚泥でもかなりの部分が適合する可能

性が高い｡例えば､国内外の下水汚泥の大腸菌群数は､ 105-109 MPN/g乾物の範囲で報告されてお

り(表5.2.5)､通常､糞便性大腸菌群数は大腸菌群数より1桁低いことから､糞便性大腸菌群数2

x 106未満という基準にかなう下水汚泥は少なくないと想定される｡

Bクラスのバイオソリッドでは､病原微生物が多量に含まれていると考えられるので､土壌施用

等の際､大きな制限が設けられている(表6.4.9),すなわち､バイオソリッド(ないレ1イオソリ

ッドと土壌との混合物)が作物の収穫部分とどの程度接触する頻度があるか､つまり作物の収穫部

分が地上部にあるか地下部にあるかで､ Bクラスのバイオソリッドの土壌施用の規制を異にしてい

る｡収穫部が地下部にある場合(ジャガイモやタマネギなど)､収穫部は､土壌施用されたバイオ

ソリッドと接触するため最もリスクが大きいと判断され､バイオソリッドを土壌施用してから20

ケ月または38ケ月以内に収穫してはならない(バイオソリッドを土壌の上に4ケ月以上堆積して

おいた場合には収穫禁止期間は20ケ月｡ 4か月未満では38ケ月｡地表に堆積して日光や乾燥にさ

らした場合の方が､土壌に混入させたよりも､病原微生物が早く死滅Lやすいためとされている)

と定められており､事実上､農地には使用できない｡一方､収穫部が地上にある葉菜類などの場合､

土壌施用されたバイオソリッドと収穫部との接触は少ないと考えられるため､収穫禁止期間は14

ケ月と比較的短い｡

また､動物-の感染リスクを低減するために､バイオソリッドの土壌施用後30日以内に動物を

放牧してはならないと規定している｡

人々との接触が想定される場合､ Bクラスのバイオソリッドの使用が著しく限定されている｡一

般の人々が出入りする公園の芝生造成などに使用する芝草の育成のためにBクラスのバイオソリッ

ドを使用する場合､土壌施用後1年間以上､芝草の収穫を禁じているC　また､ B芝地や公園､ゴル

フ場などの人々が出入りする場所に施用される場合には､施用後の立ち入り禁止期間を少数の人々

がたま笹訪問する場合には30 P間､多数の人々が頻繁に訪問する場合には1年間と設定している｡

病原微生物有意低減処理(PSRP)

病原微生物有意低減処理(Processes to Significantly Reduce Pathogens, PSRP)とは､好気

的消化や空気乾燥､緩やかな堆肥化､石灰によるアルカリ化など､比較的簡便な処理により､病原

微生物が多少とも減少する処理のことである(表6.4. 10),空気乾燥処理などは､時間がかかり病

原微生物を効果的に低減しているかは不明であるが､米国は未利用の膨大な乾燥地帯を有している

ことが背景にあると想定される｡

ベクター(ハエ､蚊､ネズミ､鳥類など)は､病原微生物を伝播させるので､バイオソリッドに
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ベクターが接触する機会を低減させることは､病原微生物によるリスクを低減させるOベクターの

誘因低減のためのオプションとは(表6.4. ll)､ベクターを誘引する因子を低減するための諸方法

で､揮発成分を低減させる何らかの処理､乾燥､含水率の低減､好気的または嫌気的消化による誘

因物質の分解､アルカリ化などである.このうちオプション1-8と12は､ベクターに対するバイ

オソリッドの誘因性を低減するための方法､オプション9-11はベクターとバイオソリッドとの接

触を物理的に遮断するための方法であるOオプション12は､J家庭浄化槽汚泥に対してのみ適用さ

れる｡･

表6. 4. 4　　クラスの病原微生物基準に適合するための6つの選択的要件の概要
(U. S. EPA, 1994の表5.1)

に加えて､表5.2*に適合することAクラスのバイオソリ ッドは､下記の6つの選択的要件のいずれか
の要件に必ず適合しなければならない｡

選択的要件1 :熱処理されたバイオソリッド
4つの時間一温度処方のうちの一つの方法で処理されること｡

選択的要件2 :高pH一高温処理を受けたバイオソリッド
決められたpH､温度､及び処理の要件に適合すること｡

選択的要件3 :他の処理を受けたバイオソリッド
腸管感染ウイルス類及び回虫卵を低減できる何らかの処理法を示し､それを維持できるこ
と｡

選択的要件4 :未知の処理法を受けたバイオソリッド
使用または処分するときに､または場合によっては使用または処分しようと準備するとき
に､以下の病原微生物の検査を受けること｡サルモネラ､糞便性大腸菌群､腸管感染ウイ
ルス､及び生きた回虫卵｡

選択的要件5 : PFRPで処理されたバイオソリッド
病原微生物低減処理(Processes to Further Reduce Pathogens, PFRP)を受けたバイオ
ソリッド(表5.4参照)0

選択的要件6 : PFRPと同等の方法で処理を受けたバイオソリッド
PFRPのいずれかの方法と同等であると許諾権者がみなす処理法を受けたバイオソリッド｡

U. S. EPA (1994)
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表6.4.5　　クラスのバイオソリッドが適合すべき病原微生物基準
(U. S. EPA, 1994の表5.2)

以下の要件は､すべてのAクラスのバイオソリ.ッドが適合しなければならない｡

糞便性大腸菌群数が1,000 MPN / g乾物以下であること｡
または､
サルモネラ数が3 MPN / g乾物以下であること｡

上記の要件は､以下のいずれかの頻度で測定されなければな.らない｡
･バイオソリッドが使用または処分されるとき
･バイオソリッドを土壌散布するために販売または無償で提供する準備をするとき
･バイオソリッドまたはその加工品をEQクラスに適合させようと準備するとき(第2章*参照)
病原微生物低減処理は､ベクター誘因低減処理の前か同時に実施されなければならない｡ただし､
オプションとしてpH調整､乾燥による固形分率の増加､土壌-の注入､または土壌との混合によ
るベクター誘因低減が適合している場合を除く｡

*　原著の章立てを示す｡ U. S. EPA (1994)

表6.4.6　　クラスの病原微生物低減のための選択的要件1における
4つの時間一温度処方(U.S.EPA, 1994の表5. 3)

処 方 被処理物 条 件 時間●温度関係式*

A

固形分 7%以上のバイオ
バイオソリッドの温度が 50℃以

上で20分間以上

D = 131,700,000
ソリッド(B 処方に該当 10,0.14t

する場合を除く) (503.32項の第2式)

B

固形分 7%以上の粒状バ

イオソリッドで､ 熱風ま バイオソリッドの温度が 50℃以 D = 131,700,000
たは接触しない液体によ

り加熱されるもの

上で15分間以上 10,0.14t

C 固形分 7%未満のバイオ
15分間以上30分間未満の加熱

D = 131,700.000

ソ一リツド 10(,0.14t

D 固形分 7%未満のバイオ 汚泥の温度が50℃以上で30分間
D = 50,700,000

10',0.14t
(503.32項の第3式)

ソリッド 甲上 ー

* Dの単位は日. tは摂氏温度　　　　　　　　　　　　　　　　　　　U. S. EPA (1994)
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表6. 4. 7　　40CFRの規則503の補遺Bに列記されている病原微生物低減処理(PFRSs)
(U. S. EPA, 1994の表5.4)

1.堆肥化
密閉型堆肥化装置または強制通気式堆肥化施設で､ 55℃以上で3日間以上維持すること｡
山積み方式の堆肥化方式では､ 55℃以上で15日間以上維持されること｡この温度期間内
に5回以上切り返しがおこなわれること｡

2.熱乾燥
熱風の直接的または間接的接触により含水率が10%以下に低減されること｡
バイオソリッド自体の温度が80℃以上となるか､加熱装置から出たバイオソリッドに接
触しているガスの湿球温度が80℃以上であること｡

3.熱処理
液状バイオソリッドが180℃以上で30分間加熱されること｡

4.高温好気的消化
液状バイオソリッドが空気または酸素で曝気擾拝されることにより好気的条件が維持さ
れ､バイオソリッド中の微生物の平均滞留時間が55-60℃で10日間であること.

5.ベータ線照射
室温(約20度)で1.0メガラド以上のベータ線照射を受けること｡

6.ガンマ線照射
コバルト60やセシウム137などの線源により､室温(約20度)でガンマ線照射を受ける
こと｡

7.低温殺菌(パスチヤライゼ-ション)
70℃以上で30分間以上維持されること｡

U. S. EPA

表6. 4. 8　　Bクラスの病原微生物基準に適合するための3つの選択的要件の概要
(U. S. EPA, 1994の表5.5)

選択的要件1 :指標微生物のモニタリング
すべての病原微生物の指標として糞便性大腸菌群数の測定｡土壌施用または廃棄処分の際
に､ 7点の試料の相乗平均が2, 000, 000 MPN/g乾物または2, 000,000 CFU/g乾物未満である
こと｡

選択的要件2 : PSRPで処理されたバイオソリッド
病原微生物有意低減処理(Processes to Significantly Reduce Pathogens, PSRP) (表5-7
参照)のいずれかの方法で処理されたバイオソリッド｡

選択的要件3 : PSRPと同等の方法で処理されたバイオソリッド
PSRPのいずれかの方法と同等であると許諾権者がみなす処理法を受けたバイオソリッド｡

*表の番号は､原著の表の番号を示す｡
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表6.4.9　　クラスバイオソリッドの土壌施用場所の制限
(U. S. EPA, 1994の表5.6)

バイオソリッドないしその施用土壌が収穫部分と接触することのある作物
バイオソリッドないしその施用土壌が可食部と接触することがあり､かつ可食部が地
上部にある作物の場合､バイオソリッドの施用後14ケ月以内に収穫してはならない｡

収穫部分が地下にある作物
可食部が地下部にある作物で､バイオソリッドが土壌に鋤き込まれる前に4ケ月以
上地表に堆積されていた場合は､土壌施用後20ケ月以内に収穫してはならない｡
可食部が地下部にある作物で､バイオソリッドが土壌に鋤き込まれる前に4ケ月未満
地表に堆積されていた場合､土壌施用後38ケ月以内に収穫してはならない｡

収穫部分がバイオソリッドないしその施用土壌と接触しない作物､飼料作物､及び繊維作物
可食部がバイオソリッドないしその施用土壌と接触しない作物､飼料作物､及び繊維作物
の場合は､土壌施用後迎且以内に収穫してはなら年い.

動物の放牧
バイオソリッドの施用後三坦_旦以内に動物を放牧してはならない.

芝草の育成
バイオソリッドが使用された土地で育成された芝草が､収穫後､一般の人が出入りできる
場所での使用や芝地造成に使用される場合には､土壌施用後1年以内に収穫してはならな
M

ただし､限定した使用を許諾権者が認めれば､この限りではない0
公衆-の接近

人々が頻繁に出入りする土地の場合､バイオソリッドの施用後と竪週は､人々の出入りを
制限しなければならない｡
人々があまり出入りしない土地の場合､バイオソリッドの施用後30日間は､人々の出入
りを制限しなければならない｡

U. S. EPA

表6. 4. 10　　40CFRの規則503の補遺Bに列記されている病原微生物有意低減処理(PSRPs)
(U. S. EPA, 1994の表5.7)

1.好気的消化
バイオソリッドが空気または酸素で曝気授拝されることにより､一定の温度で一定の微生
物平均滞留時間､好気的条件が維持されること｡微生物平均滞留時間と温度は､ 20℃で40
日間から15℃で60日間の範囲であること｡

2.空気乾燥
バイオソリッドを砂質土壌または舗装された､または舗装されていない窪地に広げて3ケ
月以上乾燥させること｡この3ケ月のうち2ケ月間､周辺の平均日気温は0℃を超えるこ
と｡

3.嫌気的消化
バイオソリッドが､一定の温度で一定の微生物平均滞留時間､嫌気的条件が維持されるこ
と｡微生物平均滞留時間と温度は､ 35℃-55℃で15日間から20℃で60日間の範囲であ
ること｡

4.堆肥化
密閉型堆肥化装置､強制通気式堆肥化施設､または山積み方式の堆肥化方式で､ 40℃以
上で5日間以上維持されること｡この5日間のうちの4時間は､堆肥の山の温度が55℃
を超えること｡

5.石灰による安定化
バイオソリッドのpHが2時間後に12まで上昇するのに十分な石灰をバイオソリッドに添
加すること｡

U. S. EPA
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表6.4. 11　ベクター誘因低減に資するオプションの概要
(U. S. EPA, 1994の表5.8)

オプション1 :揮発性固形物含量の38%低減にかなうこと｡
オブシヲン2 :嫌気的消化を付加することでベクター誘因低減を実現できることをベンチスケ

ールの実験装置で証明すること｡
オプション3 :好気的消化を付加することでベクター誘因低減を実現できることをベンチスケ

ールの実験装置で証明すること｡
オプション4/.好気的消化を受けたバイオソリッドの酸素吸収速度が一定の基準を満たすこ

と｡
オプション5 : 40℃以上で14日間以上の好気的処理を利用すること｡
オプション6:一定の条件下でアルカリを添加すること｡
オプション7 :易分解性有機物を加えない条件下で､固形分75%以上になるまでバイオソリッ

ドを乾燥させること｡
オプション8 :易分解性有機物を加えた場合､固形分90%以上になるまで､バイオソリッドを

乾燥させること｡
オプション9:バイオソリッドを土壌表面下に注入すること｡
オプション10:土壌施用6時間以内にバイオソリッドを土壌と混合させること｡
オプション11 :表面埋立処分地においてバイオソリッドを即日覆土すること(注:表面埋立

処分の場合のみ)0
オプション12 :浄化槽汚泥をpH12以上になるようアルカリ処理し､それ以上のアルカリを加

えずにpH12以上を30分間維持すること｡

U. S. EPA

米国農務省による有機栽培基準における堆肥の規制

米国農務省のNational Organic Standards Board (国家有機栽培基準委員会)は､ Compost Task

Force Recommendation (堆肥特別委員会推奨)を2002年4月に公表し､この中で､堆肥の取り扱い

について簡略ながら言及している(National Organic Standards Board, 2002)ォ　それには､病原

微生物と寄生虫を低減するために､堆肥化過程において55℃以上で3日間以上の高温期間を確保し

なければならないと規定している｡一

4)カナダ

カナダでは､ The Canadian Fertilizers Act R.S., c. F-9, s.1 (1993)に基づいて､ Canadian

Food Inspection Agency (カナダ食品調査局)が､すべての肥料及び土壌改良資材の取り締まり

をおこなっている｡規制の大部分は成分規制､重金属含量及び土壌濃度規制などであり､有害微生

物に関しては､堆肥及びバイオソリッドに関して､米国EPAのバイオソリッドの規制に準じた品質

規格を作成し対応している｡これにはカナダの三つの公的機関が共同で関与している｡すなわち､

Standards Council of Canada (カナダ規格委員会)を代行する民間組織のBureau de normalization

du Quebec (BNQ､ケベック標準化事務所)､ The Canada Council of Ministers of the Environment

(CCME､カナダ州環境大臣会議､事務局はEnvironment Canadaカナダ環境省) , -及びAgriculture and

Agri-Food Canada (MFC､カナダ農業･農産物省)は､ 1993に『Support Document for Compost Quality

Criteria: National Standard of Canada, The Canadian Council of Ministers of the Environment

(CCME) Guidelines, Agriculture and Agri-Food Canada (AAFC) Criteria (堆肥の品質評価支援
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文書:カナダ国家規格､カナダ州政府環境大臣会議ガイドライン､カナダ農業･農産物省規格､

CAN/BNQ 0413-200)』を発表した(Bureau de Normalization du Quebec, Environment Canada, and

Agriculture and Agri-Food Canada, 1993)｡ CCMEは各州における廃棄物の処理･処分及び利用の

適正化を図るために主に堆肥化施設における堆肥製造法の基準を設定し監督する立場から､また

AAFCはカナダの肥料法に基づいてカナダ国内で販売される個々の堆肥製品の安全性と品質表示を

管理する立場から､さらにBNQは流通する堆肥製品の工業規格を業界内で自主的に制定し品質向上

を図る立場から､それぞれ堆肥の規格制定に関与している｡このため､カナダでは堆肥に関する規

制が三重にかけられている｡さらに各州では､ CCMEの規格に基づいて､独自の条例やガイドライ.ン

を策定し規制している(Composting Council of Canada, 2006),これらの事情については､

Composting Council of Canada (カナダ堆肥工業会)の解説書が詳しい(Composting Council of

Canada, 1998),

上記『Support Document for Compost Quality Criteria』の中で､堆肥製品の安全性と品質に

関して4つの項目に関する規格が設定されている｡それは､堆肥の熟成度､異物の混入程度､微量

元素(重金属)含量､及び病原微生物である｡以下に病原微生物に関する三つの規格ないしガイド

ラインを述べる｡いずれも基本的には､米国EPAのバイオソリッド規格の病原微生物基準Aクラスに

ほぼ相当するか､やや厳しい規格を採用しており､ Bクラスは認めていない｡この点で､米国より

も厳しい水準を採用している｡また､バイオソリッドのみならず､畜糞､下水汚泥､生ごみなどす

べての有機廃棄物を原料としたすべての市販堆肥を対象としている｡

CCMEのガイドライン:

A.ヒトの病原菌が通常多量には含まれない原材料を使用する堆肥の場合

以下のいずれかの方法により製造された堆肥であること｡

･密閉型堆肥化装置で､ 55℃以上で3日間以上発酵処理されること｡

･山積み方式の堆肥化方式で､ 55℃以上で15日間以上発酵処理されること｡この温度期

間内に5回以上切り返しがおこなわれること｡

･強制通気式堆肥化施設で､ 55℃以上で3日間以上発酵処理されること

または

･糞便性大腸菌群数が1, 000 MPN/g乾物以下｡

かつ

･サルモネラは不検出(3 MPN/4 g乾物未満)であること｡

B.ヒトの病原菌が通常多量に含まれる原材料(下水汚泥など)を使用する堆肥の場合

以下のいずれかの方法により製造された堆肥であること｡

･密閉型堆肥化装置で､ 55℃以上で3日間以上発酵処理されること｡

･山積み方式の堆肥化方式で､ 55℃以上で15日間以上発酵処理されること｡この温度期
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間内に5回以上切り返しがおこなわれること｡

･強制通気式堆肥化施設で､ 55℃以上で3日間以上発酵処理されること

かつ

･糞便性大腸菌群数が1, 000 MPN/g乾物以下｡

または

･サルモネラは不検出(3 MPN/4 g乾物未満)であること｡

(注)これは米国EPAのAクラスのバイオソリッドの規格(表6.4.4と表6.4.5)に準じている｡

MFCの規格:

以下の基準に合致する堆肥であること｡

･糞便性大腸菌群数が1, 000 MPN/g乾物以下｡

かつ

･サルモネラは不検出(3 MPN/4 g乾物未満)であること｡

BNQの規格:

以下の基準に合致する堆肥であること｡

･糞便性大腸菌群数が1, 000 MPN/g乾物以下｡

かつ

･サルモネラは不検出(3 MPN/4 g乾物未満)であること｡

(注)米国EPAのAクラス基準が｢または｣であること(表6.4.3)と比べて､ MFCとBNQは厳しい規

格を採用している｡

5)オーストラリア

オーストラリアの肥料の規制に関しては表6. 4. 1に概要を載せた｡すべての堆肥化施設に対して､

55℃以上で3日間以上の発酵ないしそれと同等の効果を持つ発酵条件を義務づけている(Woods End

Research Laboratory, 2000)t

堆肥製品の包装には｢有害｣表示を付けることが義務づけられている(Woods End Research

Laboratory, 2000),これには､ ｢塵峡を吸引した場合､噂息や気管支炎､肺炎(レジオネラ症など)

にかかる可能性がある｡皮膚や目に付着した場合､感染症にかかることがある｡皮膚に付着した場

合には､すぐに流水で洗い流すこと｣などの記載があり､劇薬並みの警告表示となっている｡

6)衛生面から見た市販堆肥の選択と使用法について

･国内では､日本施設園芸協会が､市販堆肥の安全性を簡単に判断する基準を2003年に提案して

おり､その概要は次の通りである(表6.4.12),

414



①　水分:水分(含水率)が30%以下であること(水分は表示義務があるので､すべての堆肥製品

で表示されている)｡現状の多くの堆肥は50-60%であることが多いが､少なくとも含水率が

50%以下であることは､病原菌の再増殖を防ぐ上で重要である(Soaresら1995)c　堆肥の含水

率が25%以下であれば､ほぼすべての微生物の活動が停止するため､この数値が堆肥製品の含

水率の管理に重要であると指摘されている(Bertoldiら, 1988),

②　大腸菌群等:大腸菌群数ないし糞便性大腸菌群数の記載があれば､極めて好ましいと判断でき

る｡現状ではこれらの表示義務はないから､表示があること自体が､堆肥製造業者の衛生管理

に対する姿勢を伺うことができる｡菌数としては不検出か100個/g以下であることが望ましい｡

③　完熟度:完熟度の判定法としては､表示義務はないが､コマツナの発芽試験の結果が記載され

ていることが望ましいと考えられる｡また､アンモニア臭が少ないことが重要である｡

④　製造施設:大量に購入する場合は､製造施設の見学をすると大きな参考になる｡原料区画と製

品区画の物理的隔離､原料用と製品用の器具の区別などがポイントで､一見して良好に整理整

頓清掃されている施設は､.製品管理も充実していると考えられる0

日本施設園芸協会(2003)の｢生鮮野菜衛生管理ガイド-生産から消費まで-｣では､堆肥は基

本的に病原微生物を内在させていると考えるべきであると指摘している｡従って､危害リスクをい

かに低く保つかを考えるという発想が重要であり､農産物の生産者と消費者の双方がこの認識を持

つ必要があると考えられる｡

表6.4.12　市販堆肥の安全性確認の目安
項一目　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　判定の目安
1.水　分 30%以下(手で握って､さらさらしているか)

水分が高いと病原菌の再増殖の可能性がある

2.大腸菌群等の検査結果の表示　不検出ないし100個/g以下であること

3.完熟度

4.アンモニア臭

5.製造施設
(1)区画の設定･管理
(2)器具の管理
(3)発酵温度
(4)その他

完熟していること
コマツナ発芽試験で抑制がないことの表示

アンモニア臭が少ないこと(完熟度を反映)

原料区画と製品区画を明確に隔離しているか
ローダー､スコップ等器具の原料用と製品用の区別
60℃以上の温度を3週間以上保持しているか
場内は整理整頓されているか

日本施設園芸協会

堆肥の使用に当たっては､農水省消費･安全局(2005)の策定した『食品安全のためのGAP』策

定マニュアルに従い､適正農業規範(GAP)を農家自らが作成し､生産工程をチェックしつつ､さ

らにGAPを改良していくことが重要であり､このとき､ ｢生鮮野菜生産高度衛生管理ガイド｣が役

立つと考えられる｡このガイドラインの中で堆肥の使用に関わる要点は､ (1)完熟した堆肥を使
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用すること､ (2)堆肥置き場は圃場から離れた風下の場所に設置し､雨や風で流出･散逸しない

ように壁などで囲むこと､ (3)少なくとも作付け2週間前には施肥すること､ (4)施肥後､直ち

に土壌にすき込むこと､ (5)堆肥の追肥は避けること､ (6)施肥後120月間は収穫しないこと､

(7)堆肥に使用する器具は専用とし､使用後すぐに水洗いすること､ (8)手洗い励行､ (9)施

肥の記録を残すこと､などである｡

堆肥自体は古くからある肥料だが､このように､その適切な使用に当たっては､科学的な知識と

理解に裏打ちされた近代的リスク管理手法の遵守が欠かせない｡それが実現すれば､土壌改良効果

と肥料効果を併せ持つ安全な有機質肥料として活用できると考えられる｡
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