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摘　要

　ダイオキシン類は、環境中に遍在して長期間残留し、ヒトの健康や生態系に及ぼす影

響が危惧されている。日本においてもダイオキシン類汚染の低減のための法的な整備や

排出源対策が進展し、ヒトの健康の保護を目的に環境基準等が設定された。しかし現在

のところ、これら基準値等の根拠に生態系保全の観点は含まれていない。生態系も視野

に入れた対策の必要性の判断、生態系保護の観点からの環境基準値等の設定のために、

野生生物への影響を定量的に把握することは意義のあることと考えられる。

　生態リスク評価は従来、個体レベルの評価が行われてきた。しかし野生生物へのリス

ク評価は、ヒトと同じに個々の個体の生死をエンドポイントとするのではなく、種ある

いは集団レベルの尺度のほうが適切であると考えられる。野生生物への影響は、個体数

の極端に少ない絶滅の危ぶまれる種以外は、集団としての存続が問題となるためであ

る。個体数の減少や絶滅といった個体群レベルのリスクの指標は直感的にとらえやす

く、汎用性を備えていることが要求されるリスク評価のエンドポイントとして適切であ

ると考えられる。

　以上のような観点を踏まえ、本論文では以下の二点を目的として研究が進められた。

一っは、日本におけるダイオキシン類の生態系へのリスクを定量化することであり、も

う一点は既存情報を用いた個体群レベルの生態リスク評価の具体例を提示することで

ある。

　論文は全6章から構成されている。

　第1章では、研究の背景と必要性および目的について述べ、対象種を選定し、本論文

の構成について記した。

　第2章では、野生鳥類へのダイオキシン類の影響と、個体群レベルのリスク評価手法

について文献のレビューを行った。これら既存知見の整理は、対象種の選定やリスク評

価手法の構築の基礎となった。

　第3章と第4章では、ダイオキシン類の体内や卵への蓄積レベルが高いことが確認さ

れ、かっ、生態リスク評価に必要な情報が充実しているカワウを対象としてリスク評価

を行った。情報量の多いカワウにおける解析によって、手法の確立とともに、他種や他

物質などの事例間の比較を行う場面で比較対照となる、確度の相対的に高いリスク評価

結果の取得を企図した。



　第3章では、1970～80年代の上野不忍池のカワウを対象に、決定論的な解析を行い、

過去における影響を定量化した。これにより、環境中のダイオキシン類と野生鳥類集団

の個体群レベルの影響とを関連づける道をっけた。さらに、実在しない対照集団の個体

群増殖率等を、実在した集団の推定曝露レベルから逆算するという新しい方法を提示し

た。

　第4章では、第3章における解析を発展させ、曝露や毒性への感受性に確率分布を考

慮する確率論的リスク評価手法と、保全生態学の分野で使われる個体群存続可能性分析

を連結させて、リスクの現況評価を行った。東京湾周辺のカワウを対象とし、カワウが

環境中のダイオキシン類に魚食という経路で曝露し、曝露に応じて卵死亡率が上昇する

と、将来の個体数にどのように影響するかを個体数減少リスクで表現した。その結果、

カワウの個体数が10年間で現況の8割以下に減少するリスクは、汚染がないときの

16％に対し、東京湾周辺の現況汚染レベルにおいて32％であると推定された。第4章

の解析を通じて、現況汚染レベルでのカワウ個体群へのリスクを定量化するとともに、

個体群レベルの生態リスク評価の新しいアブU一チ方法を確立した。

　第5章では、カワウにミサゴとカワセミの2種を加え、魚食性鳥類3・種を対象にリス

ク評価を行った。これらは生活史や曝露量、ダイオキシンへの感受性などが異なり、種

の特性が個体群レベルのリスクにどう表れるかを検討した。第4章で構築した手法を適

用し、底質の汚染レベルを現況バックグラウンドレベル、東京湾現況レベル、東京湾の

過去最高レベルの3段階に設定した。ここでは地域は特定せず、日本におけるリスクの

幅を試算した。解析の結果、ミサゴについては現況の汚染レベルにおいて、個体数減少

リスクの増大幅が比較的大きいことが示唆された。また、個体数減少リスクの尺度につ

いて考察を加え、個体群レベルのリスク評価尺度の一つとして個体数の50％以上減少

リスクが有用であると提案した。

　第6章では本研究を総括レた。

　以上のように、本研究は日本におけるダイオキシン類の魚食性鳥類個体群へのリスク

を定量化するとともに、環境中の化学物質による野生生物のへの影響を個体群の存続可

能性を尺度とするリスクとして定量化する手法を構築し、化学物質のリスク管理に有用

な情報を提供できることを示した。
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第1章緒　論

1．1はじめに一研究の背景と必要性一

　野生生物の個体数減少の原因として、生息地の消失や縮小、乱獲などとともに環境汚

染は原因の一つに挙げられる。実際には野生生物の繁殖率の低下や個体数の減少と環境

汚染との因果関係を特定するのは容易ではない。しかし、野生生物の個体数の減少や絶

滅などの問題を改善するためには、問題となっている現象と要因との関連性を科学的に

解明することが必要である。そしてまた、複数の要因が野生生物の生息状況を圧迫して

いるならば、要因間の相対的寄与を知ることも、効果的な対策を講じる上で必要となっ

てくる。

　化学物質のリスク評価は人間の健康リスクに主眼がおかれてきた。その理由の一部

に、人間の健康を保護することがおのずと人間以外の生物を守ることにっながるという

考えが根底にあった。ところが、化学物質に対して人間以外の生物のほうが影響を被り

やすいという根拠を、Suterは以下のように列挙している1。

②

●

⑳

●

②

水中での呼吸、汚水の飲用、毛皮や羽の毛づくろい、根からの吸収など、人間

にはない曝露経路がある。

人間よりも化学物質に感受性の高い特性を有する種がいる。

人間にはない毒性メカニズム、DDTによる卵殻薄化、　SO2による植物の気孔閉塞、ト
リブチルスズによる巻き貝のインポセックスなどの例があげられる。その一方で、ダイ
オキシンはヒトに較べ鳥類やヒト以外の哺乳類の感受性が高いが、そのような感受性の

違いの要因が不明の場合もある。

生態系レベルの作用機構（富栄養化、分解性有機化合物による嫌気性環境など）

がある。

人間よりも強度に化学物質に曝されている。

例えば、人間は様々な場所からとれる様々なものを食べるが、サギやカワウソは生息地

のまわりの魚をまるごと、ずっと食べ続ける。

人間よりも単位体重当たりの用量が高い。

多くの鳥類や哺乳類は代謝速度が人間よりも高い。つまり代謝速度に比例して、より多

く飲食し呼吸していることになる。
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⑳　ある種の化学物質は害虫害獣駆除目的で設計され、それらが致死するように環

　境中に放出されている。

　駆除目的以外の生物でも、生理学的、生態学的に駆除対象生物に類似していれば必然的
　に影響を被る。

O　生物は環境と強く結びついており、たとえ化学物質への耐性を備えていたとし

　　ても餌や生息場所の喪失など二次的影響を被る。

人間には、環境が化学物質によってダメージを受けても食料その他を別のところから調
達する選択肢があるが、動物にはない。

このような理由から、人間の健康保護のみを根拠とした環境基準等の設定では、有害な

影響を受けている野生生物が存在するおそれがある。

　日本においてはこれまで、化学物質の審査・規制や環境基準などの設定において、生

態系の保護という視点は組み込まれてこなかった。しかし平成5年の環境基本法の制定

を受け平成6年に閣議決定された環境基本計画のなかで、環境への負荷の少ない循環を

基調とする社会の構築の一環として、化学物質の環境リスク対策が盛り込まれた。そこ

では、“健康や生態系に有害な影響を及ぼすおそれのある化学物質による環境汚染のお

それ（環境リスク）をできる限り定量的に評価し、これを総体として低減させるための

施策を実施する”としている。また、“施策相互の有機的連携を図りつつ、総合的かつ

計画的に施策を展開する”としている。

　こういった流れを受け、化学物質の環境リスク評価の本格的な実施に向けて、その方

法論の確立を目的とするパイロット事業（平成9～12年度）が実施されたほか2、生態

系保全のための化学物質の審査・規制の導入について法制化に向けた検討が行われてい

るところである3。

　化学物質の管理に関する諸外国の制度では、ヒトの健康と生態系の両者の保護を目的

として審査・規制が行われている。化学物質のリスクの判定に、諸外国でもっとも二般

的に用いられてきた方法はハザード比（化学物質の予測環境濃度と生物に有害影響を及

ぼさないと判断される予測無影響濃度の比）によるものである4。

　しかし、ハザード比の値は、化学物質の生物に対する悪影響の可能性を示唆するにと

どまり、野生生物集団にどの程度の影響が表れるのか、といった野生生物の保護を目的

とすることから発せられる素朴な問いに対する答えを得ることはできない。これは、ハ

ザード比が個体レベルの評価であることからくる限界である。

　そこで本研究では、この個体レベルの評価から歩を進め、生態リスク評価を生態学の

基本的な単位である個体群レベル（集団としての存続）で行うこととした。リスク評価
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のエンドポイントはわかりやすく汎用性を備えていることが要求されること、個体群レ

ベルの影響は直感的にとらえやすいこと、そして野生生物への影響は、個体数の極端に

少ない絶滅の危ぶまれる種以外は、集団としての存続が問題となるためである。

　また冒頭でふれたように、野生生物は化学物質の汚染以外にも様々な直接的・間接的

な人為圧を受けている。化学物質の影響以外の要因に関しては、保全生態学の分野のな

かで、個体数の減少や種の絶滅とその要因との関連性が究明されてきた。その知見は実

際に種の保全や個体群管理に活かされている5・6。

　効果的で合理的な野生生物種の保全のために、化学物質のリスク管理においても野生

生物保護政策との整合を図り、共通の評価手法や基盤をもつことが望まれる。そうすれ

ば、たとえば、レッドデータブックのカテゴリー定義7で使われているような個体群の

存続可能性の尺度を、化学物質の環境閾値の設定に導入することが可能になる。その設

定の根拠はわかりやすく、野生生物種の保全という理念を反映するものとなるだろう。

　野生生物へ悪影響を及ぼす要因間で、個体群や種の存続可能性という共通の評価尺度

をもてば、その影響の寄与の順位付けも可能になるであろう。それにより、効果的で合

理的な費用の配分という道にもつながると考えられる。

　本研究ではダイオキシン類を生態リスク評価の対象物質にとりあげた。ダイオキシン

類は、環境中に遍在して長期間残留し、ヒトの健康や生態系に及ぼす影響が懸念されて

いる。また実際に野生鳥類の繁殖障害との因果関係がみとめられた物質群である。

　社会的関心も高く、日本においても近年急速にモニタリング調査等の情報が蓄積さ

れ、法的な整備や排出源対策が進展し、ヒトの健康の保護を目的に環境基準等も設定さ

れた。しかし現在のところ、これら基準値等に生態系保護の観点は含まれていない。

　生態系も視野に入れた対策の必要性の判断、生態系保護の観点からの環境基準値等の

設定のために、野生生物への影響を定量的に把握することは意義のあることと考えられ

る。

1．2研究の目的

　以上のような背景を踏まえ、本研究の目的は以下の二点とした。一つは、日本におけ

るダイオキシン類（コプラナ“一一PCBを含む）の生態系へのリスクを定量化することで

ある。もう一点は既存情報を用いた個体群レベルの生態リスク評価の具体例を提示する

ことである。’
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　個体群レベルの生態リスク評価の必要性は繰り返し指摘されてきた8・9・10。その一方

で、米国EPAのECOFRAM・の報告書では以下のように述べ、個体群モデルの利用は

長期的な目標に位置付けている11。

一　個体群モデルの多くは生態リスク評価への適用可能性を潜在的にもっている。しかし、

これらの使用と発展を阻む重大な制約は、適切なデータが不足していることである。一

　本研究ではダイオキシン類という具体例を通して、入手可能な限られた情報からどこ

までの評価が可能であるかを試みた。そのなかで、入手できる情報量が異なる3種の解

析を行い、情報の豊富な種の結果を利用して、情報の少ない種の解析を行う手法も提示

した。さらに今後、個体群レベルのリスク評価が進展していくために、重点的に整備し

ていくべき情報の種類も明らかにした。

1．3対象種の選定と特徴

1．3．1対象種の選定

本研究におけるダイオキシン類の生態リスク評価の対象種は、魚食性鳥類であるカワ

ウ（great　corlnorant；Phalaerocorax　cambo）、ミサゴ（osprey；Pandi’on　ha！ieaetus）、・

カワセミ（kingfisher；AZcθdo　a　tthis）の3種とした。

　これらは、次章に整理した国内外におけるダイオキシン類の野生生物への蓄積状況、

ダイオキシン類が原因とされる悪影響に関する野外観察データ、毒性試験等の報告、そ

してまた以下に述べることを踏まえ、選定した。

　これら3種の共通点は、定住性であることと、魚食という食性を通じてダイオキシン

類への曝露レベルが高いと考えられる点である。相違点は、体重（採餌量、代謝量等）、

生活史のタイプ、ダイオキシン類ひの感受性、そして現存個体数などである。

　ここにあげた相違点はそれぞれ、個体群レベルのリスクを左右する要因である。

　体重によって採餌量や代謝量が異なり、体内への蓄積レベルも変わってくると考えら

れる。一般的には、体の小さい生物は代謝速度が高く解毒速度も速いために、化学物質

の毒性への耐性が高いことが知られている（代謝物が毒性を持つ場合は別である）12。

aEcologica1　Committee　on　FIFRA　Risk　Assessment　Methodsの略。　FIFRA（Federal　Insecticide，　Fungicide，

　and　Roden七icide　Act；連邦殺虫剤殺菌剤殺鼠剤法）における農薬の駆除対象外生物に及ぼす悪影響の確

　率と大きさを予測する手法および手順を開発する目的で設置された組織。
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この点からみると、カワウとミサゴが2kg近い体重であるのに対し、40　g程度のカワ

セミは曝露レベルが異なると考えられる。

　カワウとミサゴは体格的には同程度であるが、カワウが漁業への食害が社会問題化す

るほど増加傾向にあるのに対し、ミサゴはレッドデータブックの準絶滅危惧種であり、

現存個体数の桁が異なる。

　生活史のタイプは個体群増殖率を左右する。Seetherらは欧州に生息する104種の鳥

のデータを用いて、鳥類を一腹卵数（clutch　size）と成鳥生存率の関係により3つに分

類した13。一つは多数の卵を産み成鳥生存率の低いタイプで、Seetherらは

high－repro　ductive　specie　sと呼んでいる。二っめは産卵数が1程度で成鳥生存率の高い

タイプでsurvivorship　sp　ecie　sと分類し、三っめは成鳥生存率が高いが産卵数も比較的

多いタイプで、bet－hedging　speciesと命名している。ここでは、順に多子短命型、少

子長寿型、中間型と呼ぶことにし、それぞれカワセミ、ミサゴ、カワウが相当すると考

えられる。

　このような分類は、個体群動態（population　process）を生活史の特性と関連付ける

ことによって脊椎動物種の保全戦略に理論的根拠を与える目的で行われたものである。

化学物質の毒性影響は通常、同じ種でも発達段階によって異なるため、この分類のよう

な生活史のタイプは、個体群レベルでの毒性影響の応答を左右するファクターとなる。

たとえば、ダイオキシン類のように胚という生活史の初期段階に強い悪影響をもつ毒性

では、カワセミのような多産短命型の種が影響（個体群増殖率の低下）を受けやすい、

などである。

　したがって、生活史の特性は化学物質の生態リスクを個体群レベルで評価する上で特

に重要な要素である。本研究では生活史のタイプめ異なる種のなかから、曝露の高いと

確認されている、または高いと予測される種を選定したということになる。

1．3。2対象種の特徴

1．3．2．1カワウPhalacrocorax　carb◎（ペリカン目ウ科，

　　　　英名：great　c◎rmorantまたはcommon　cormorant）

　カワウは、ウの仲間では世界各地にもっとも広範囲に分布している種である14。日本

においては渡りはしない。ほぼ完全な魚食性で、コロニーを形成して集団繁殖をする。

樹上営巣が普通であるが、人的撹乱のないところでは地上営巣もみられる。北米では近

縁種のミミヒメウのほうが優勢である。
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　1970年代初頭以降に個体数が増加し、近年漁業をめぐって人間と軋礫がある状況は、

欧州や北米（ただしミミヒメウ）および日本で共通している。個体数調整の必要性から、

特に欧州において個体群統計学上のデータや採餌行動などがよく調査されている
15，16，17，18，19

　　　　0
　カワウは、本研究で選定した3種のなかでは、リスク評価に必要な情報一現況の曝露

レベル、毒性学的データ、日本における個体数、繁殖率等の人口学的データーが最も豊

富な種である。そのため、生態リスク評価手法の構築にあたっては、カワウを対象とし

て解析を行った（第3章、第4章）。その後、カワウで構築した手法をミサゴとカワセ

ミに適用した（第5章）。

　図1－1に1978年度に行われた分布調査の結果である日本における分布状況を示した

20。近年の推定によれば』、日本における生息数はおよそ40000～50000羽と報告されて

いる21。

　東京湾周辺には日本における2大コロニーの一つが分布する。

．倉

D

゜詳
：“t

ape　）

図1－1　カワウの分布

＿loOkm

　il

　、

この分布図は、環境省の第2回動物分布調査のインターネットによる出
力図を引用したものである20。
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t3．2．2ミサゴPandi◎n　ha／ieaetus（タカ目タカ科，英名：◎sprey）

　ミサゴは魚食性の猛禽で、ほぼ世界中に分布している。日本においても全国に分布す

るが、北日本のものは冬に南へ移動する。巣は主に断崖の棚や高木の樹幹部などにつく

る22。

　北米における生態や個体群統計学上のデータがいくっか報告されている23。ミサゴも

北米のほかの魚食性鳥類と同様、DDTの使用禁止以降、1970年代半ばから個体数が回

復してきた24。

　図1・2に1978年度に行われた分布調査の結果である日本における分布状況を示した

20。海岸線に沿って分布しているのがみてとれる。この調査結果は5kmメッシュごと

に分布数の桁（1～9、10～99など）が記録されており、それによれば1978年当時の

日本における生息数はおよそ400～3700羽の範囲と見積もられる。

　現況の生息状況の報告25としては、近畿地方において、2府5県のうち1府3県で繁

殖がみられ、生息数はそれぞれ1桁～2桁である。各府県での個体数の増減は、1府1

県で増減なし、1県で急減、1県で減少となっている。1桁の地域では絶滅の可能性が

高いとしている。　　　　　’

難＃
ξ……ミ…難ミ……liliiil灘継1

　ぜニ・tニ

繋妻…

図1－2　ミサゴの分布

この分布図は、環境省の第2回動物分布調査のインターネットによる出
力図を引用したものである20。
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1・．3．2．3カワセミAVcedo　atthis（ブツボウソウ目カワセミ科、

　　　　英名：kingfisherまたはc◎mm◎n　kingfisher）

　カワセミは西ヨーロッパから東アジアまで、ユーラシア大陸の中緯度以南に広く生息

する26。水辺に面した土手などに穴を掘って営巣する。本種はアメリカには分布せず、

アメリカに生息するbelte　d㎞頭sher（Ceryiθ　aleyon）はヤマセミ（Cery7e　lugnbris）に

近い。

　国内ではほぼ全国に分布がみられる。1970年代初頭には都心から姿を消したが、1980

年代以降、徐々に都内での繁殖が報告されている27。

　図1－3に1978年度に行われた分布調査の結果である日本における分布状況を示した

20。この調査結果は5kmメッシュごとに分布数の桁（1～9、10～99など）が記録され

ており、それによれば1978年当時の日本における生息数はおよそ12000～24000羽の

範囲と見積もられる。

　現況の生息状況の報告25としては、近畿圏の各県における生息個体数は2桁～4桁と

報告されている。また、個体数の増減状況は、7府県のうち増加が1県、減少が2県、

増減なしが2府2県となっている。

　　鑑…

亀灘三

蕪

図1－3　カワセミの分布

この分布図は、環境省の第2回動物分布調査のインターネットによる出
力図を引用したものである20。
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1．4ダイオキシン類

　ダイオキシン類とは、ポリ塩化ジベンゾーパラ・ジオキシン（以下、PCDD）の通称で

あるが、日本においてはダイオキシン類対策特別措置法（平成12年1月施行）により、

PCDDにポリ塩化ジベンゾフラン（PCDF）とダイオキシン様の毒性をもつとされる

12種類のポリ塩化ビフェニル（コプラナーPCB：co－PCB）を加えダイオキシン類と

定義された。

　ダイオキシン類の構造を図1－4に示す。PCDDsとPCDFsは2つのベンゼン環が酸

素をはさんで並列に結ばれた構造式をもち、これに1つ以上の塩素が置換したものであ

る。それぞれ8つの置換位置があり、塩素数や置換位置によってPCDDsでは75種類、

PCDFsでは135種類のコンジェナーをもつ。　PCBsはビフェニル骨格に1つ以上の塩

素が置換したもので、10の置換位置をもち理論上209種類のコンジェナーがある。

　PCDDsおよびPCDFsのなかで、2，3，7，8位のすべてが塩素置換されたものは、他の

コンジェナーに較べて強い毒性をもつ。この毒性発現は細胞内にあるA11受容体（芳香

族炭化水素の受容体：Aromatic且ydrocarbon　Receptor）を介する作用機構によると考

えられている。コンジェナーのうち、2，3，7，8一四塩化ジベンゾ・パラージオキシン

（2，3，7，8・te七rachlorodibenzo’p・dioxin：2，3，7，8－TCDD）が最も毒性が強いとされる。毒

性評価のために、コンジェナー間の毒性の違いをこの2，3，7，8－TCDDの毒性を1とした

ときの相対値で表す毒性等価係数（Toxic　e　quivalency　factor：TEF）が用いられている。

ダイオキシン類全体での総毒性量は、各コンジェナーの量にTEFを乗じた値を総和し、

毒性等価量（Toxicic　equivalent：TEQ）として表される。

　現在、もっとも一般的に使われるTEFは1997年にWHO（World　Health
Organization）により決定されたものである。それ以前に提唱されたTEFと異なり、

哺乳類・魚類・鳥類別に設定され、動物種による感受性の差を考慮したものになってい

る28。本研究では基本的にこの鳥類のTEFを用い、環境中の汚染レベルを示すときに

哺乳類のTEFを使うこともある。　WHO－TEFの一覧を表1・1に示す。

　PCDDIF　s、Co－PCBsの物性の特徴を簡単に述べると、塩素数の少ないものほど蒸

気圧が高く気化しやすく、また水溶解度が大きいことから水へも溶けやすいという性質

をもつ。逆に塩素数の多いものは10g　Kowの値が大きいなど脂溶性が高い傾向をもつ。

このような特徴によって，環境ならびに生態系での挙動が異なり、本研究においても曝

露評価ではコンジェナー別に扱う。
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　　　＼
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　　＼

6
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／
　　2’

4
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図1　－4　ダイオキシン類の構造

表1－1WHO（1977）によるダイオキシン類のTEF28

Congener TEF
Human／mammals Fish Birds

PCDDs
　　　　　　　　　2，3，7β一TCDD

　　　　　　　1，2，3，7，8・・PeCDD

　　　　　　1，2，3，4，7，8－HxCDD

　　　　　　1，2，3，6，7，8－HxCDD

　　　　　　1，2，3，7，8，9－HxCDD

　　　　　1，2，3，4，6，7，8－HpCDD　　’

　　　　　’1　，2，3，4，6，7，8，9・・OCDD

PCDFs
　　　　　　　　　2，3，7，8－TCDF

　　　　　　　　1，2，3，7β一PeCDF

　　　　　　　2，3，4，7，8－PeCDF

　　　　　　1，2，3，4、7，8－HxCDF

　　　　　　1，2，3，6，7，8－HxCDF

　　　　　　1，2，3，7，8，9・・HxCDF

　　　　　　2，3，4，6，7，8－HxCDF

　　　　　1，2，3，4β，7β一HpCDF

　　　　　1，2，3，4，7，8，9－HpCDF

　　　　　1，2，3，4，6，7，8，9－OCDF

Co－PCBs
　　　　　　　　3，4，4’，5－TCB（81）

　　　　　　　3，3’，4，4’－TCB（77）

　　　　　3，3’，4，4’，5－PeCB（126）

　　　　3，3’4，4’，5，5’－HxCB（169）

　　　1

　　　1

　　0．1

　　0．1

　　0．1

　0。01

0．OOO1

　　0．1

　0．05

　　0．5

　　0．1

　　0．1

　　0．1

　　0．1

　0．01

　0．01

0．0001

0．OOOl

O．0005

0．OOO1

0．0001

　　　　1

　　　　1

　　　0．5

　　0．01

　　0．01

　0．001

＜O．OOO1

　0．05

　0．05
　　0．5

　　0．1

　　0．1

　　0．1

　　0．1

　0．01

　0．01

0．0001

0．0005

0．0001

　0．005

0．00005

　　　1

　　　1

　0，05

　0．01

　　0．1

＜0．001

　　1
　0．1

　　1
　0．1

　0．1

　0，1

　0．1

0．01

0．01

0．OO1

　0．1

0．05

　0．1

0．001

　　2，3，3’，4，4㌧PeCB（105）

　　　2，3，4，4’，5－PeCB（114）

　　2，3’，4，4’，5－PeCB（118）

　　21，3，4，4’，5－PeCB（123）

　2，3，3’，4，4’，5－HxCB（156）

　2，3，3’，4，4’，5・・HxCB（157）

　2，3，’4，4’，5，5‘－HxCB（167）

2，3，3’，4，41，5，5LHpCB（189）

0．0001

0．0005

0．OOOl

O．OOO1

0．0005

0．0005

0．OOOO1

0，0001

＜O．OOOOO5

＜0．000005

＜0．000005

＜0．000005

＜0．000005

＜0．000005

＜0．000005

＜0．000005

O．OOO1

0，0001

0．00001

0．00001

0．OOO1

0．0001

0．00001

0．OOOO1
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1．5本論文の構成と概要

　本研究は図1・5に示すような構成で実施し、論文は6章から成っている。各章の概要

は以下の通りである。

第1章　緒論

　　　　研究の背景と目的について述べるとともに、第2章の知見を踏まえ、対象種を

　　　　選定し生態リスク評価の方針を立てた。

第2章　　既存知見の整理

　　　　ダイオキシン類の野生鳥類への影響と、生態リスク評価手法について既存の研

　　　　究をレビューした。対象種の選定と生態リスク評価方法構築の基礎とした。

第3章　カワウにおけるダイオキシン類の過去回帰的・決定論的な影響評価

　　　　はじめにリスク評価に必要な情報の多いカワウをケーススタディにとりあげ

　　　　た。東京湾底質のコァサンプルデータから推定した1970～80年代の曝露レベ

　　　　ルを使って、当時のカワウ集団が被っていた影響を定量化した。個体群レベル

　　　　の影響の指標は、内的自然増加率と延べ個体数とし、ダイオキシン類の影響を

　　　　受けていない対照個体群と比較した。決定論的な解析を行い、環境中のダイオ

　　　　キシン類と野生鳥類集団の個体群レベルの影響とを関連づける道をつけた。

第4章　カワウにおける確率論的なダイオキシン類の生態リスクの現況評価

　　　　次に、曝露や毒性への感受性に確率分布を考慮する確率論的リスク評価手法

　　　　と、保全生態学の分野で使われる個体群存続可能性分析を連結させて解析を行

　　　　った。カワウが環境中のダイオキシン類に魚食という経路で曝露し、曝露に応

　　　　じて卵死亡率が上昇すると、将来の個体数にどのように影響するかを個体数減

　　　　少リスクで表現した。本章では現在の日本の汚染レベルにおけるリスクの定量

　　　　化を意図した。情報の豊富なカワウで確率論的な個体群レベルのリスク評価手

　　　　法を構築した。

第5章種の特性と個体群レベルの生態

　　　　カワウにミサゴとカワセミを加えた魚食性鳥類3種を対象に、第4章で確立し

　　　　た手法を適用して、種の特性の違いが個体群レベルの応答にどのように現れる
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のかを検討した。カワウ、ミサゴ、カワセミの順に入手できる情報が少なく、

情報の少ない種（カワセミ）のパラメータを情報の多い種（カワウ）から推定

する手法も考案した。全国の現況平均レベル、東京湾の現況平均レベル、東京

湾の過去最高レベルの3段階の底質レベルで解析を行った。種や汚染レベルの

違いを比較検討し、個体群レベルのリスク評価尺度について考察を行った。

第6章　総括

　　　　本研究を総括した。

第1章　緒　諭
P．1背景と意義

@1．2　目的
@1．3　対象種

P．4方針と概要

第2章　既存知見の整理
@2．1野生鳥類における
@ダイオキシン類の影響

@2．2個体群レベルの
@生態リスク評価手法

第3章　カワウにおける過去回帰的・決定論的な

@　　　　ダイオキシン類の影響評価

　第4章　カワウに

@おける確率論的な

@ダイオキシン類の

ｶ態リスクの現況評価

第5章　種の特性と個体

Qレベルの生態リスク

第6章　総　括

図1－5　研究の構成
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第2章既存知見の整理

2。1はじめに

　本章では、野生鳥類におけるダイオキシン類の影響と、個体群レベルの生態リスク評

価手法の2つのテーマについて文献のレビューを行った。

　ダイオキシン類の野生鳥類への影響では、日本における野生生物への蓄積状況の情報

を整理するとともに、北米五大湖周辺で報告されてきた魚食1生鳥類の慢性的な繁殖障害

とダイオキシン類との因果関係を跡付ける一一一一連の研究、そして用量・反応関係が得られ

ている報告を中心にまとめた。

　生態リスク評価手法については、化学物質の生態リスク評価への適用可能性という切

り口から、生態学の分野で発達してきた単一個体群モデルにっいて基礎的な構造とリス

ク評価に適用する上での長短所を整理した。

2．2野生鳥類におけるダイオキシン類の影響

2．2．1日本の野生生物における汚染状況

　日本では1999年度から野生生物のダイオキシン類蓄積状況調査（環境省）が始まり、

様々な生物種における汚染実態が明らかになってきた1，2・3・4。また、環境省のモニタリン

グ調査以外でも、長谷川5、井関6・7、Guruge8、　S　enthilkumar9らによって鳥類を中心に

複数種のデータが蓄積されてきた。

　図2’1に野生生物中の蓄積レベルを脂肪重量中の毒性等価量（TEQ）で示した。これ

をみると・鳥類、なかでも魚介類を餌にする鳥類の蓄積レベルが高いことが見てとれる。

食物連鎖の上位に位置する鳥類ではほかの生物種にくらべ、高度に生物濃縮しているこ

とがうかがえる。また、魚食性鳥類ではコプラナー一一’PCBsの毒性等価量への寄与が高い

ことが認められる。

　図2・2には鳥の卵中の蓄積レベルを示した。カワウ以外は猛禽類である。成鳥の蓄積

レベルを反映し、野生の卵では濃度レベルが高い。
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2．2。2魚食性鳥類の汚染指標としての有用性

　北米の五大湖地域では、脂肪親和性で残留性のある環境汚染物質による慢性の曝露影

響を研究するのに適当な（convenient）生物として、魚食性の鳥類がモニタリングされて

きた。Foxらは論説の中で、魚食性鳥類の卵を五大湖食物連鎖における発生毒性をもつ

物質のバイオマーカーとしてモニタリングすることの理論的根拠を、以下のように述べ

ている10。

鳥の卵は独立した生物学的システムであり、胚の発達ではエネルギーや生合成の素材を

完全に卵黄や卵白に依存し、独自の代謝システムをもっている。したがって、哺乳類の

胎児と異なり、鳥類の胚は胎盤のバリアや母体の代謝によって守られていない。つまり、

受精から艀化まで卵中に存在する毒物に曝露することになる。また、発達の初期段階か

ら毒物に対する代謝活性をもっている。鳥類の胚における毒性発現は、顕著に用量に依

存する。以上のようなことから、鳥の胚は催奇形性のスクリーニングに広く利用されて

きた。感受性の高い魚食性鳥類を見張り（sentineDとしてモニタリングすることは、

五大湖食物連鎖における発生毒性もつ汚染物質を検出し、ヒトがそのような物質に知ら

ず知らずに曝露することを最小化するのに役立つだろう10。

曇

尿のう しょう膜

　　　　　　　　　　卵殻
（a）鳥類．胚は羊膜に包まれ羊水の中に浮いて

いる．卵黄のうの膜に分布する血管で卵黄養分が

胚に送られ，代謝産物は尿のうに排出される．

図2－3　鳥類の卵と胚M

　またFoxらは、五大湖地域でモニタリングされてきたセグロカモメ（herring　gul，

Laxus　argentatus）、メリケンアジサシ（Foster’s　tern，　Stθrna　forsten）、ミミヒメウ

（double℃rested　cormorant，乃alacrooo盟xθ㎜τα5）にっいての研究をレビューし、以

下にあげたような理由から、バイオマーカーとして特にミミヒメウを利用することを提

案している12。
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表2－1五大湖におけるモニタリング対象種の概要

種 分布 バイオマーカーとしての適性 繁殖状況の経過

セグロカモ 五大湖 1974年から継続してモニタリン 1964年，ミシガン湖：胚の死亡が多く
メ に遍在 グされており、五大湖の汚染や ヒナの生存率が低いのが観察され
herring　gull その影響の経過について多くの た。

情報が蓄積されている。卵殻薄 1970年代初期，オンタリオ湖東部：繁
化やその他の悪影響には比較的 殖成功率は正常値の10％以下。卵
鈍感であると考えられている。 殻薄化のほかに胚の異常がみられ
五大湖に遍在し、調査しやすく、 た。汚染地と非汚染地で卵を交換
長期間の体内蓄積のモニタリン する実験や卵の遠隔測定により、
グに適している。五大湖の生態 親鳥の行動異常も観察された。
系の”health’1の経済的で総合的 1977年，オンタリオ湖東部：回復しは
な指標として優れている。 じめる。

1981年オンタリオ湖東部：正常にも
どる。

メリケンア 五大湖 アジサシの仲間で五大湖に遍在 1983年，ミシガン湖クグリーンベイ：
ジサシ に局所 する種はないので、定期的なモ 正常な繁殖がみられるウィスコン
Foester’s 的に分 ニタリングには適さないが局所 シン内陸のコロニーと比較。艀化
tern 布 的な汚染を調べるのには良い。 率はグリーベイ26％、対照地で

88％。グリーンベイでは巣立ちし
たヒナはいなかった。グリーンベ
イでは巣の放棄や卵の喪失がよく
見られたが、対照地では観察され
なかった。人工艀化や卵交換の実
験により、グリーンベイの繁殖成
功が低いのは内因性（胚の異常）

と外因性（親のケア）の両方と考
えられた。

ミミヒメウ 各地に DDEによる卵殻薄化は多くの種 1950年代中盤一1960年代：漁業関係
double－cre 遍在 で影響がみられたが、繁殖を停 者による抑制と卵殻薄化により五
sded 止したのはミミヒメウだけであ 大湖地域で個体群が80％減少。
cormorant る。また、その後の急速な回復 1963年，ミシガン湖：繁殖停止。

と拡大は、適応力が高いことを 1970年代初期，スペリオル湖：繁殖停
示している。長寿で、完全な魚 止。

食性で、五大湖以外の全米の汚 1954－1977年，オンタリオ湖カナダ
染の心配される湖や海岸に繁殖 側：巣立ったヒナは観察されず。

し、地上営巣で観測しやすいこ 1970年代後期：DDEレベルの低下に
とから、水系生態系における 伴い卵殻が厚くなってきて、急速
PAH　sやその他の体内蓄積や発 に個体数増加。

生毒性の影響をモニタリングす 1970年代後半，ミシガン湖グリーン
るのに適している。 ベイ：個体数増加。

1976年，エリー湖：奇形ヒナが観察さ
れる。

1979年，グリーンベイ，ミシガン湖北

部ヒューロン湖：奇形ヒナが観察
される。

1980年，オンタリオ湖：奇形ヒナが観
察される。

（文献12をもとに作成）

2－4



2．2．3ダイオキシン類と野生鳥類への悪影響との因果関係

　野生生物の繁殖率や個体数の変動は、通常は化学物質以外の要因が大きく影響するた

め、たとえ異常が生じたとしてもそれが化学物質に起因するかどうかの判定は非常に難

しい。また、環境中の化学物質は多種多様であるので、そのうちのどの成分が関与して

いるかの判定も困難iである。

　五大湖地域に生息するセグロカモメ、アジサシ、ミミヒメウなどの魚食性の鳥類には、

慢性的な繁殖障害が観察されてきた。DDTとその派生物質による卵殻薄化が改善され

た後に特に顕著になってきたこの繁殖障害は、胚やヒナの高死亡率，浮腫，成長遅滞や

奇形が特徴であり、GLEMEDS（Great　Lakes　embryo　mortality，　edema，　and

deformi七ies　syndrome；以後、五大湖症候群）と命名された。五大湖症候群は家禽の

chick－edema　diseaseに類似していることが指摘され、五大湖症候群とchick・edema

active　compoundsとの因果関係の解明をめぐって、多くの研究が行われてきた。

2。2．3．1因果関係を判定するための疫学的な視点

　1990年代に入って、それまで蓄積されてきた情報を疫学的な手法を用いて統合し、

「五大湖症候群はchick・edema　diseaseの症状と一致し、　chick　’edema　diseaseを引き

起こす物質が原因である」という仮説を検証する試みがなされた。

　Foxは、疫学の分野で発達した因果関係を判定するための視点（1確率性

probabihty，2時間上の順序time　order，3関連の強さstrength　of　association，4

関連の特異性specificity、5関連の一貫性consistency　on　association，6予見力

predictive　performance，7整合性coherence）は、野生生物の病気とその原因と疑わ

れる化学物質の曝露との関係を評価するのに、そのまま適用できると述べている13。

　表2・2に示す基準のうち、①関連の強さ，②関連の一貫性，③予見力，そして④直線

的な用量一反応関係で示される整合性、の4つのみが因果関係を強力に支持する。そし

て①時間の順序に矛盾があり、②事実と整合せず、③他の観察との一貫性がみられない

場合は、因果関係の仮説は否認される。他の視点は、因果関係の判定をするのに決定的

ではない。
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　　　　　表2－2　因果関係判定のための疫学的な視点13

TABLE　2．　Epidemiological　Criteria　for　Causation

Criterion’ Result

Effect

on　hypothesis

Probability　’

TTime　order

Strength　of　association

5pecificity　of　association

　Of　effect

　Of　cause

Consistency　of　associa－

tion

Predictive　performance

Coherence
Theoretical

Factual

Biological

Dose－response

Significant

Nonsignificant

　Power　adequate
　Power　inadequate
Compatible
lncompatiblea

Uncertain
Vヒ∋ry　5tronga

Strong

Weak

High

LOW
High

LOW

Higha

Lowa
P『edictsa

Fails　to　predict

Plauslble

’lmplausible

Compatible
lncompatiblea

Plausible

lmplausible
Lineara

Other

None　found

十十

～

十十

～

十十十

十十
？

十

～

十十
？

十十十

十十十

十十

十十

十十

十十十
十

？

　aThese　criteria　are　considered　to　be　critica｜and　carry　the，　most　weight　in　causal

inference．

2．2．3．2疫学的検証の例

　Gilbertsonらは、「魚食性鳥類の五大湖症候群とchick・edema　diseaseの類似性」

という論文でこの疫学的手法を用い、五大湖症候群とダイオキシン類との因果関係を詳

細に検討した。彼らは、因果関係の判定に使われる6つの基準に則り、約250の参考

文献からの知見を統合し、表2－3のような考察を行った14。

　この結果、五大湖症候群と五大湖に存在するchick－edema　active　compoundsとの結

びつきに一貫性があることが明らかになった（表2・4）。
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表2－3 五大湖症候群とダイオキシン類との因果関係を判定するための
　　疫学的検討の概要（文献14をもとに作成）

項目 説明 検討内容・結果

特　異　性 特定の要因と ㊤五大湖症候群とchick－edema　deseaseに｝ま様々な症状がみら
Speci莉city 結果が特異的 れ、卵中には多くの化学物質が検出されることから、この項目の

な関係にある 重要性は高い。

こと。特異性 Ochick－edema　active　compoundsは、2378置換体のPCDD，
が高いとは、 PCDFとメタ，パラ置換体のPCB　sが含まれる。
ある症状を観 O疑われる原因を加えるとこの影響だけが現れるか？
察すると特定 →Chick－edemaを引き起こす物質を鳥類の卵に曝露させると胚
の要因が必ず やヒナの死亡を含む多くの症状（成長の遅れ，哨1翼／脚の奇形，欠

存在してお 眼，胸／首1頭部等の浮腫，腹水，肝臓の肥大／壊死、ビタミンA代謝の
り、逆にその かく乱等）が観察された。

要因が存在す ◎疑われる原因だけがこの影響をもたらすのか？
れば予測され →五大湖症候群に似ている唯一の病気は家禽のChick－edema
る率で症状が diseaseで、　Chick－edema　diseaseを引き起こす物質はチトクロ
引き起こされ ムP－448システムを介して発現するものであり、それがPCDD∫F
ること。 やPCBsの一部であることが認められた。

時間先行性 要因が症状の 五大湖の各地域別に、原因と考えられる物質の五大湖への放出、
Time　Order 出現する以前 底質コアの分析値、観察された症状から、証拠は断片的ではある

に作用してい ものの、GLEMEDSがPCBsやダイオキシン類の放出後に起きた
ること。 とする仮説に矛盾しないと結論した。

関連の強固 要因をもっ群 五大湖の魚食性鳥類のいくつかのコロニーにおける胚の異常率
性 ともたない群 は、対照地域（プレーリー）よりも有意に高かった証拠がある（胚

Strength　of の異常頻度の 死亡率は4倍、胚の皮下浮腫の発生率は4．5倍高かった等）。ま
Association 比で判定。相 た、ミミヒメウのコロニーでの胚死亡の発生率は、卵中の

関係数，回帰 Chick－edema　diseaseを引き起こす物質の存在と関連していた。

係数でも判定
可。量一反応関

係や量一効果
関係がみられ
れば強固性は
強くなる。

一　致　性 特定の集団で 異なる種、別の観察者による異なる場所、異なる時期において同
Consistency みられる要因 じ徴候が見られたという事実は、症状を引き起こす原因物質が広

on と結果の関連 範囲に存在すること、そしてその原因物質が共通の作用機序をも
Replication 性が、時間， つことと一致する。そしてこれらの調査結果が、観察や試料採取

場所，対象を の技量、人工艀化実験という手法による人為的なものであるとい
異にする集団 う指摘を支持しない。

でも認められ
ること。

⇔
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整　合　性 要因と結果の 理論と事実
Coherence 間に因果関係 ㊤chick－edema　active　compoundsは、2378置換体のPCDD，

があるとした PCDFとメタ，パラ置換体のPCB　sである（egg　injection　studies

場合、その要 などより）。
因がその結果 Oこれらの物質は五大湖の魚食性鳥類の卵から検出されており、
に関する既存 その濃度は五大湖症候群を引き起こすのに十分なレベルである。
の知識と合致 O環境中から鳥の卵への経路；発生源となる化学工場等が分布し
し、またその 原因物質が影響のみられた地域に放出され、それらが水系の食物
結果にみられ 連鎖に選択的に濃縮されて魚食性鳥類が曝露して卵に移行し胚
るいろいろな の発生とヒナの成長に影響した、という一連の経路が示された。
現象が矛盾無 ●PCB　s；ダイオキシン様物質に対して拮抗作用をもつ毒性の低
く説明できる いPCBsは底質に選択的に隔離される証拠が得られ、このことは
こと。 chick－edema　activeな物質が優先的（選択的）に利用能が増す

（preferential　availability）結果、　PCBsの総濃度が減少しているに

もかかわらず五大湖症候群の兆候が増大したことを説明する。

生物学的側面

◎甲状腺の機能；　甲状腺ホルモンは代謝に関係し、血中の
prealbuminで運ばれる。　PCDDIFsはprealbuminへの結合でこれ
に競合するほか、PCDD／Fsは細胞核に濃縮し慢性的に甲状腺ホ
ルモンに対し競合的な働きをもちうる、という報告がある。五大
湖症候群のヒナが艀化に失敗するのは、基礎代謝量の低下または
エネルギーストックの過剰代謝によって（殻をつきやぶって艀化
するための）エネルギー不足の可能性がある。これは、PCDD／Fs
が甲状腺ホルモンの働きを阻害していることに関係していると
考えられる。

OビタミンAの機能；脊椎動物ではビタミンAは肝臓に蓄えら
れ、必要なときにたんぱく質に結合して標的部位に運ばれる。ダ
イオキシン類は甲状腺ホルモンの運搬と同様にビタミンAのタ
ンパク質への結合と運搬を妨害し血漿中のビタミンA濃度を低
下させる。卵中のビタミンAは雌の成鳥の肝臓で代謝されて卵黄
に組み込まれるが、これは発生過程で形態形成を制御する物質と
して働くため、微妙な濃度の変化で鳥類の胚に対し催奇形性をも
っと考えられる。

用量一反応関係

Oセグロカモメの胚の肝臓の芳香族炭化水素水酸化酵素活性の
対数値とTCDD含有量に直線関係がみられた。
◎ミミヒメウの卵の死亡率（％）とH甜Eバイオアッセイによる
TEQとに直線関係がみられた。

Oセグロカモメ成鳥で、ポルフィリンと4～7塩素の2378置i換
体のダイオキシンの総量に有意な相関関係があった。

予測実行性 演繹的推論を検 ヨーロッパでの有機塩素化合物への曝露による鳥類への影響が
Predictive 証することによ 一般に知られていたことから、1960年代には、オンタリオ湖に
Performance って観察された も有機塩素化合物が高レベルで存在すれば、そこのアジサシのコ

関連性から導力 ロニーに影響が現れるだろうと予測されていた。この予測は当た

れた仮説がかっ ったが、その繁殖障害や先天的奇形が苛烈だったことから、他の

て知られていな 地域で説明されているよりも因果関係はより複雑であろうと予
かった事実や結 測された。そして、高濃度のPCBと諸症状から、　chick－edema
果を予測するこ deseaseに罹っていると推測された。この推測より、オンタリオ
と、または逆に、 湖のセグロカモメの胚やヒナは、成長遅滞、肝臓の肥大や壊死、

そういった仮説 皮下や腹膜、心臓周辺の浮腫などが現れるだろうと予測された。

がかかる結果を その後、これらの病状は観察された。さらに、chick－edema
もたらすことを deseaseの兆候の発見で、セグロカモメの卵中にPCDDsや
示すこと。 PcDFsが存在することが予測され、その後、　TcDDが1000ppt

以上検出された。
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表24　Gilbertsonらによる疫学的検証のまとめ14

τABLE　4．　Summary　Tabu｛ation

Effects　on　hypothesis

Criterion Supports’ DetraCts lndetOrminate

Specificity

ln　effects　of　a　cause吟

ln　cause50f　an　effect

Wme　order
Strength　of　association

Consistency

Coherence
Theoretical　P；ausibility

Factual　compatlbility

Biological　coherence

Statistical　dose　response

Predictive　performance
Predicts　correct｝y

十

十十

十a

十十

十十

十

十

十

十十

十十

十b

〈tote．　After　Susser（1986）．

”Based　on　information　on　recovery
bBased　on　information　on　outbreak．

2．2。4用量・反応関係

　用量反応関係の情報は、生態リスク評価を行う上で欠かせないものであり、また、

前項の疫学的アプローチの中でも鳥類の五大湖症候群とダイオキシン類の因果関係を

強く支持するものとして重要な位置付けにある。前項の文献で引用されていたものや、

その後に発表された、ダイオキシン類の鳥類への影響で用量・反応関係に係る文献につ

いて整理する。

2．2．4．1野外調査によるもの

（1）ミミヒメウ卵中TEQ（H4皿Ebi◎assay）と卵死亡率　　　　　　　　．

　T皿ittらは、五大湖の汚染レベルの異なる11のコnニーと対照地とした1コロニー

において、1986・1988年の艀化成功を調査するとともに、卵を採集し（6・12卵／コロ

ニー）PCBとTEQのを濃度を調べた15。　TEQはH411　Eバイオアッセイで測定してい

る。ただし、試料の濃縮プロセスにFlorisil　ge1　cleanup　stepが含まれているため、抽

出物にPCDD／DFsは含まれていない。

　結果は、総PCB濃度よりもTEQの方が、卵死亡率と相関が高かった。このことか

ら、著者らは以下のことが示唆されると述べている。　　　．
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④　PCBsその他の汚染物質の濃度は減少しているのにもかかわらず、五大湖の魚

　食性鳥類に悪影響を及ぼし続けている。

e　五大湖のミミヒメウではPCDD／FsではなくPCBsがミミヒメウの生殖に影

　響を及ぼしている。

60

A5o芭
？r40
き

t3°

§2°

　10

DOUBしE－CRESTED　CORMORAN’r
INDIVIDUAL　COLONIES／1986，1987，1988
Y＝O。067（X）十13．1　（B＝＝O．703．p＝O．OOO3）

　　　　　　　　　100　　　　♂　　　　200　　　　　　　　300

　　　　　　　　　DIOXIN　EQUIVALENTS　（pg／g）

Fig．　2．　Correlation　between　cancentrations　of　H411E　bloassay－derived　TCDD－EQs　in　double・crested　cormorant　eggs

and　e賠mortality　rates　from　various　Great　Lakes　colonies．

図2－4　五大湖の複数のコロニーにおけるミミヒメウ卵中のTEQ
　　（H411Eバイオアッセイによる）濃度と卵死亡率の相関15

　　　DOUBLE－CRESTED　CORMORANTS
　50　　　1NDIVIDUAL　COLONIES／1986，1987，1988

ε　Y司碑）＋1a5』31軌・＝°・°45）

｝4°

匡3・t

l・・

　10

　　　　　　　2　　　4　　　6　　　8　　　10　　　12　　14

　　　　　　　TOTAしPCB　CONCENTRATIONS（ug／g）

Fig．1．　Correlation　between　concentrations　oftotal　PCBs　in　doub1÷αested　corπ10rant　eggs　and　egg　mortality　rates

from　various　Great　Lakes　co三〇nies．

図2－5 五大湖の複数のコロニーにおけるミミヒメウ卵中の総PCB濃度と
　　　　　　　　　卵死亡率の相関i5

（2）ミミヒメウ卵中TEQ（che耐cal　analysis，　TEF）と卵の生存奇形率

次項に示すLudwigらの調査の一環で、　Yamashitaらは、　Upper　Great　Lakesの汚

染レベルの異なる地域のコロニーから、ミミヒメウとオニアジサシ（Caspian　tern，

llydroρrognθeasρta，）の卵を採集し、　PCDD／Fs，　PCBsを含む有機塩素化合物の濃度

と胚の異常を調べた16。卵は、ミミヒメウ400個以上、オニアジサシは170個以上が調

査され、正常生存，正常死亡，未受精卵，生存または死亡奇形、の4つのカテゴリに分
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類された。濃度分析は地域毎に測定された。五大湖の他の調査と違って、この調査では

TEQを異性体別の化学分析値とTEFによって求めている。

　結果は、PCDD／Fs，　PCBsの総TEQが高いほど、生存奇形率が高いという傾向が

みられた。しかし、他の異常との間にはこのような関係はみられなかった。

　2200
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　16oo
宣14。。

9…。

9　IOOO
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⊇
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　　　ahquamenon　St．　Martin’s　　　Bea∨er　Green　Bay
　　　　Island　　　　　　Shoal　　　　　　Islands

　　　　　唖7btal　TEQ　　　　●　Llve　deform向！

］Fi昏　3．　O㏄urゴence　of　Iive－defbrmity　and　total　TEQs　of

dioxi刀一like　compoullds　in　eggs　of　the　double－crested
　cormorant　f㌃om　d品erent　colonies　of　the　Great　Lakes．

図2－6　五大湖の複数の：］ロニーにおけるミミヒメウ卵中の総TEQ濃度と
　　　　　　　　　生存奇形（live－deformity）の頻度i6

（3）ミミヒメウ卵中TEQ（H4皿E　bioassay）と卵死亡率・奇形率

　　Ludwigらは、“五大湖のミミヒメウとオニアジサシの奇形の原因はPCBs

またはTEQで測られる汚染物質である”という仮説を、1986～1991年の間のミミ

ヒメウとオニアジサシの卵中の濃度、胚とヒナで観察された奇形のデータを使って検証

した17。

　Upper　Great　Lakesの汚染レベルの異なる地域のコロニーから、ヒナ、生存または

死亡卵を採集し、解剖学上の奇形を調べた。ヒナの調査は個体識別操作（バンディング）

の実施中に行い、ミミヒメウは44，003羽、アジサシは12，124羽が調査された。死亡

卵はミミヒメウ6，116個、アジサシ1，387個、生存卵はミミヒメウ1，438個、アジ

サシは321個が調べられた。

　死亡卵の半分には奇形がみられ、また、奇形は19のタイプが観察された。ミミヒメ

ウでは皮下の浮腫、オニァジサシでは胃壁破裂（gastroschisis）が最も多く観察された。

艀化率と奇形率は、H4　H　EバイオアッセイによるTEQ、　co－PCBsの濃度と相関がみら

れた。TEQのほうが、　PCB総濃度よりも奇形率、胚死亡率との相関が高かった。なか

でも特に、TEQとミミヒメウのヒナ，生存および死亡卵での奇形率、そしてTEQと卵

死亡率では高い相関がみられた。

　著者らは、これらの結果を疫学の因果関係の判定基準に照らし合わせ、“五大湖にお
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いて、ウとアジサシの奇形とTEQで測られるPlanar　halogenated　compoundsまたは

総PCBsへの曝露には因果関係は無い”という帰無仮説を棄却した。

　40
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甘20
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認15
Φ
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　Mean　TEQ　in　DDC　egg　pg／g　wet

図2－7 五大湖の複数のコロニーにおけるミミヒメウ卵中の総TEQ濃度と卵死亡率の
　　関係（両軸とも各コロニーの平均）　（文献17をもとに作成）

表2－5PCB　sまたはTEQと奇形頻度との相関における決定係数17

TABLE　P．

ぷμrements．

Coefficie砿（）f　determination介0加correlatio〃S　tぴPCBs　and　TCI）D・EDs　with　defor7nity〃28α・

Coefficients　of　Determination　of（R2　Values）

Measurement Sample　Unit Species With　Total　PCBs　With　TCDD・・EQs

Egg　death

Deformities　in　Dead　Eggs

Deformities　in　Live　Eggs

Deformities　in　Hatched　chicks

colony　basis

regional　basis

regional　basis

regional　basis

Commorants
Terns

Co㎜orants
Terns
Cormorants

Tems
Cormorant

Tems

0．681

0．292

0．259

0．347

0．670

－（0．464）

0．607

0．055

O．906

0．6S2

0．700

0．261

0．861

0．116

0，470

0．255

（4）ミミヒメウ卵中有機塩素化合物と繁殖成功率

　Custerらは、有機塩素化合物、特にPCBsとDDEのどちらがミミヒメウの繁殖成

功を決定する要因になっているのかを調べるため、1994－1995年にミシガン湖、Green

Bayでミミヒメウの繁殖成功と有機塩素化合物濃度の関係を調べた18。

　423巣、1570個の卵のうち、32％は艀化せず、0．4％は奇形胚だった。艀化から艀化

後12日までモニターした◆632羽のヒナのうち、9％は見失うかまたは死亡しているの

が観察された。ヒナに奇形はみられなかった。

　卵中のPCB濃度について、奇形胚の出た巣から採集した卵（平均10．2μg／g　wet）、

死亡胚の出た巣からの卵（11．4μg／gwet）とも、すべて艀化した巣の卵の濃度（12．1

μg／gwet）よりも有意に高くはなかった。艀化成功率と、DDE、ディルドリン、　PCB
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の各濃度とロジスティック回帰をした結果、有意なリスクファクターはDDEであると

認められた。また、繁殖成功率とDDE，繁殖成功率と卵殻薄化のそれぞれでロジステ

ィック回帰をした結果、有意なリスクファクターは卵殻薄化ではなく、DDEであると

示唆された。

　著者らは、これらの結果は“Green　Bayでのミミヒメウの低い繁殖成功率と奇形率

の高さはPCB汚染によるものである”という仮説を支持しないものであり、また、DDE

は1970年代に禁止されたにもかかわらず、卵中のDDE濃度はいまだにミミヒメウの

繁殖に影響しているようだと述べている。
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Wisconsin，　USA，　m　1994　and　1995　versus　DDE　eoncentrations　in

one　eg9丘om　the　sanle　clutch．

図2－8　ミミヒメウ卵の卿化率と卵中DDE濃度のロジスティック回帰d8

（5）カワウ卵黄中PCBs，TCDD／Fs（chemical　analysis，TEF）と卵の生化学的・

　　形態学的影響

　van　den　Bergらは、オランダの汚染レベルが顕著に異なる2つのコロニーからカワ

ウの卵を39個集め、ダイオキシン類の汚染レベルと各種の影響の比較をした19。卵は

人工艀化させ、その間呼吸速度をモニターし、17個が艀った。PCBs，　PCDDs，　PCDFs

の濃度分析には、卵黄嚢を供した。艀化後1日のヒナの形態学的パラメータ（体重，肝

臓重量比など）を測定し、血液と肝臓で生化学的パラメータ（チトクロムP450濃度，

EROD活性，　PROD活性，ビタミンAと甲状腺ホルモンのレベル）を分析した。

　ダイオキシン類の濃度、形態学的・生化学的とも個体差が大きかったため、濃度と影

響の関係は、コロニー別の平均を比較する替わりに個体べ一スで検討した。両対数スケ

ールで、卵黄中濃度対生化学的・形態学的パラメータの回帰分析を行った。

　濃度と影響の関係は、p＜0．05を統計的に有意とみなした。その結果、　PCBsやPCDD
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／Fs濃度と相関がみられたのは、　EROD活性、血漿中の甲状腺ホルモンレベル、卵黄

嚢の重さ、頭のサイズ、肝臓重量比だった。
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2．2．4．2卵注入毒性試験

　前節に記載したTillittら15やLugwigら17による報告により、卵中のダイオキシン類

濃度と艀化率との因果関係が強く示唆された。ここでは野生鳥類の卵にダイオキシン類

を注入する毒性試験の報告を整理した。

（1）コウライキジ

　No　s　ekら1ま20、コウライキジ（Phasian　us　co7chieus）の有精卵に2，3，7，8－TCDDを注

入して人工艀化させる毒性試験を行った。用量は0．01pg　TCDD／g　eggから10倍きざ

みで100000pg　TCDD／g　eggまでの8濃度区（濃度区ごとに40卵）である。受精0日

に投与し、1日後と28日後のヒナへの影響を調べた。
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　s
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　調査項目は、胚の死亡、成長速度、形態学的計測、酵素誘導活性、その他奇形や浮腫

などの異常である。

　酵素誘導以外で最も敏感な毒性影響は胚の死亡で、半数致死量は1354pg　TCDD／g

egg（白身に注射した場合）または2182　pg　TCDD／g　egg（卵黄に注射した場合）であ

った。

（2）ミミヒメウ

　Powelらは21、ミミヒメウ（Pha7aeroeorax　a　uritus）の有精卵に2，3，7，8－TCDD、

3，3’，4，4’5－PCB（PCB　126）を注入して人工艀化させる毒性試験を行った。用量はTCDD

では1．3～11．7ng／g　eggの4濃度区、　PCB　126は70～698　ng／g　eggの4濃度区（濃

度区ごとに90卵）である。試験に供した卵は汚染の少ない地域で採集されたものであ

る。

　調査項目は、胚の死亡、内蔵重量等の形態学的計測、酵素誘導活性である。

　胚の半数致死量はTCDDで4．O　ng／g　egg、　PCB　126で177　ng／g　eggであった。

　またこれらの比より、PCB　126の2，3，7，8－TCDD毒性等価係数を0．023と報告してい

る。この値は、ニワトリの胚の死亡をエンドポインととして報告されている0．05や

0．0722と近い値であり、TEFの概念が種を超えて有効であることを示していると述べて

いる。

（3）チョウゲンボウ、アジサシ

　Hoffmanらは23、ニワトリ（Gallus　gallus）、アメリカチョウゲンボウ（Fa700

sρarverius）そしてアジサシ（Sterna　hirun　do）の有精卵にPCB　126とPCB77を注入

して人工艀化させる毒性試験を行った。

　用量はPCB　126では0．3～3．2　ng／g　egg（ニワトリ）、0．23～233　ng／g　egg（アメリカ

チョウゲンボウ）、44～434ng／g　egg（アジサシ）、　PCB　77では0．12～12　ng／g　egg（ニ

ワトリ）、100～1000ng／g　egg（アメリカチョウゲンボウ）であった。

　ニワトリではPCB　126の一番低い濃度区0．3　ng／g　eggの投与で奇形と浮腫がみられ

た。くちばしの奇形はどの種でも観察された。

　胚の半i数致死量はPCB　126でO．4　ng／g　egg（ニワトリ）、6511g／g　egg　（アメリカチ

ョウゲンボウ）、104ng／g　egg（アジサシ）だった。　PCB　77では2．6　ng／g　egg（ニワト

リ）、316ng／g　egg　（アメリカチョウゲンボウ）であった。

　バクトウワシ卵中の高濃度のPCB　126のレベルはチョウゲンボウのLOAELの約20

倍も高く、また、野外で観測されるアジサシやオニアジサシの最も高いレベルはアジサ

シのLOAELに匹敵すると指摘している。
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2．2．5まとめ

　魚食性の鳥類において、雌鳥の体内に蓄積したダイオキシン類は卵へ移行し、卵中の

胚の成長段階で毒性を発現しているという因果関係は、Gilbertsonらの疫学的検証によ

って跡付けられた。

　野生鳥類の繁殖に係る用量一反応関係は、T皿ittらがミミヒメウの卵中TE　Qと卵死

亡率の関係で初めて提示し、Ludwigらの大規模な調査で同様の傾向が確認された。

Ludwigらの調査ではさらに卵中のTEQと艀化後のヒナの奇形率との関係も示された。

　野鳥の卵に2378TCDDやPCB　126の試薬を注入する毒性実験も複数の野生鳥類で

行われ、卵中の半数致死濃度などの毒性データも明らかになってきた。

　これらの因果関係や毒性データは、次章以降における概念モデル構築の基礎となり、

リスク評価のためのモデルパラメータともなる。
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2．3個体群レベルの生態リスク評価手法

2．3．1はじめに

　本節では、化学物質の野生生物個体群への生態リスク評価の手法と事例の文献調査の

結果を示す。

　生態リスクは、生物の多様性の減少、商業的価値をもっ資源の消失、生態系の不安定

さ等の生態学的な結果の重大さと組み合わせられた特定の生態学的事象が発生する条

件付確率と定義することができる24。しかし従来、化学物質の典型的な生態リスク評価

は、ハザード比、すなわち曝露量（あるいは濃度）の推定値と、個体レベルの毒性エン

ドポイント（生存、成長または繁殖力など）を比較するという方法がとられてきた。

　一方、生態学者たちによって、化学物質の生態リスク評価に個体群や生態系のモデル

を適用することの重要性が認識されてきた25・26・27・28。生態学のモデルを使うことによっ

て、個体レベルのリスク評価の結果を個体群、生態系、そしてランドスケープスケール

のエンドポイントに敷桁することが可能となる。

　モデルを適用すれば、生態リスクのエンドポイントは個体数や生物量、個体群増殖率、

種の多様性などを含んだものとなりうる。環境管理において生態リスク評価の有用性を

発揮するために、生態影響モデルを発展させ、活用することが必要と考えられる。

　本節をまとめるにあたり、“Ecological　Modeling　in　Risk　Assessment：Chemical

Effects　on　PopUlations，　Ecosystems，　and　Land日capes”（Pastorok，　RA　et砿eds．

2001、以下、EMRAと略す）29を土台とした。同書は、化学物質の生態リスク評価に利

用しうる生態学的モデルを整理し、評価しkものである。そこでは生態学的モデルは、

個体群、生態系、ランドスケープというレベル別に構成されているが、本節では単一個

体群モデルに焦点を絞った。

　2．3．2総論においては、EMRAで取り上げられている個体群モデルの全体像を示すと

ともに、USEPAの農薬による生態リスク評価手法を検討した報告書、
ECOFRAM（USEPA　1999）30における個体群モデルの位置付けも示した。2．3．3各論で

は、本研究テーマである「生物濃縮性のある化学物質の鳥類個体群への生態リスク評価」

への適用可能性という観点から、各個体群モデルの手法とその相互関係、事例を整理し

た。

　生態リスク評価の一連の手順のなかで、本節で扱う範囲を以下に図示した。
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ハザードの特定

生態学的リスク判定

図2－10　生態リスク評価の流れと本節で扱う範囲

2．3．2総論

化学物質の生態リスク評価に利用可能な個体群モデルについて、アプローチの違いに

よる分類や概要を示す。

2．3．2．1個体群モデルの分類

　個体群モデルには、アプローチの違いによりいくつかのタイプがある。モデルの構造

が単純なものから複雑なものという順で分類すると、下表のように3つのタイプに大別

できる。なお、ここでは空間構造を組み込んだメタ個体群モデルは省いた。

　この分類の着眼点は、個体群を構成する個体の差異の扱い方にある。集団の個体数を

単一のスカラー量で表現するScalar　Abundance　Modelsは、集団を均一な個体から構

成されているとみなしている。この範疇のモデルは、populatiorrstate（p・・s七ate）mode1

とも呼ばれ、齢やライフステージ、あるいは遺伝的、空間分布その他の個体差を考慮し

ないモデルである。Life　History　Modelsは、集団の中に個体の発達状態（齢、サイズ、

ライフステージなど）の差異を考慮したもので、indiVidual・state（i・sta七e）mode1とも

呼ばれる。これらのモデルでは集団は発達段階で区分された下位集合に分割して扱われ

るが、通常、空間分布は考慮されていない。IndiVidual’based　Modelsではさらに、個

体の発達段階のほか、性別、栄養状態そして空間分布等を組み込み、各々異なる属性を

もつ個体の集団として個体群をとらえる。そのため、Individual・based　Modelsは通常、

膨大なコンピュータシミュレ・一ションを伴う。
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表2－6　個体群モデルのタイプと特徴

個体の

ｷ異の扱い

決定論的
ceterministic

確率論的
rtochastic　or

orobabilistic

特徴

集団を均質とみ 2．3．3．1マルサス増殖モ 2．3．3．4確率微分方程式 個体数を一つの数値で
なす デル｛連続時間型（微分）と モデル（連続時間型） 表し、集団を構成する個
Scalar 離散時間型（差分）｝ 2．3．3．5差分方程式モデ 体の齢、大きさその他を

Abundance 2．3．3．2ロジスティック ル（離散時間型） 区別をせず、均一な個体
Models 増殖モデル｛連続時間型 の集団として扱う。パラ

（微分）と離散時間型（差分）｝ メータの数が少ないの
2．3．3．3ストックーリクルートメントモ で、スクリーニングレベ
デル｛離散時間型（差分）｝ ルの生態リスク評価に

適する。

齢や生活史で区 2．3．3．6齢1ステージ構成 2．3．3．7確率変動する行 集団を発達段階（齢、ラ
別する 行列モデル 列モデル イフステージなど）によ

Life　　History ってグループ分けし、個
Models 体数をベクトルで表現

する。

個体ごとに区別 2．3．3，8個体べ一スモデ 発達段階のほか、栄養状
する ノレ 態や空聞分布などで各
lndMdual－Based 個体を識別し、異なる個
Models 一 体の集合として個体群

を扱う。パラメータが多

く、シミュレーションで
挙動をみる。

（EMRA29を参考に作成）

2．3．2．2モデルの評価基準と評価結果

　EMRAでは、化学物質の生態リスク評価に適用しうるモデルを、モデルの現実性、

適用範囲の柔軟性、パラメータ推定の容易さなどの9の評価軸で3段階評価を行ってい

る。最終的には、生態リスク評価に最も有望なモデルの選定をしている。以下に、評価

基準の詳細（表2－7）と化学物質の生態リスク評価に有望な選定されたモデルの一覧（表

2－8）を示した。

　それによれば、単一個体群モデルではスクリy－…ニングレベルのモデルとして

Stochatic　scalar　abundance　modelsと決定論的齢／ステージ構成行列モデルが、詳細な

リスク評価には確率的齢／ステージ構成行列モデルが選定されている。
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表2－7EMRAにおけるモデルの評価基準（EMRA29を参考に作成）

評価軸 評価基準 低（◇） 中（◇◇） 高（◇◇◇）

モデルには、重要とみなさ

黷ﾄいるプロセスとそれに影

ｿするファクターが組み込ま

黷ﾄいるか？

一っまたは数個のキーとなる
vロセスとファクターしか含ま

ﾈい。

いくっかのキーとなるプロセ

Xとファクターが関数として組

ﾝ込まれている。

多くのキーとなるプロセスと

tァクターが関数として組み

桙ﾜれている。

現実性
モァルの構造は、典型的な
Pースの利用可能なデータ
ﾌすぺてを使用できるぐら

｢詳細か？

すべてのデータを使用できる

ﾙど詳細ではない。

関連する大部分のデータを

g用するぐらい詳細である。

関連する全てのデータを使
pするぐらい詳細であるが、

ｻれ以上には詳細ではない。

モデルの仮定は扱うシステ

?ﾌ生態系の観点から現実

Iか？

モデルの仮定が現実的では
ﾈい。

大部分のモデルの仮定は現
ﾀ的である。

全てのモデルの仮定は現実
Iである。

　関連性
i生態リス

N評価エン
hポイントと

@の）

モデルのアウトプットがERA

ﾌエンドポイント（個体群鮮
W，生態系レベル）とどのよう

ﾉ関連しているか？

モァルアウトプットは体群，

Q集．生態系レベルのリスク分

ﾍとは関係のない尺度で表
ｻされる。

アウトプットは個体群．群集．生

ﾔ系レベルのリスク分析に使
pされることもある尺度で表

ｻされる。

モデルアウトプットは個体群，

Q集，生態系レベルのリスク分

ﾍに通常使用される尺度で
¥現される。

モデルは、化学物質の毒性

e響や生息地の物理的撹
垂��ﾍしうるパラメータや

ﾖ数を含んでいるか？

モデルは、毒性等の影響要
���ﾍできるように手を加
ｦられるパラメータを含まな

｢。

モデルは、毒性等の影響要
���ﾍできるように手を加
ｦられるパラメータを少なくと

煦黷ﾁは含む。

モデルは、毒性等の影響要
���ﾍできるように手を加

ｦられる複数のパラメータを

ﾜむ。

・柔軟性

種や生息地のタイプの違い
ﾈどをパラメータで表現でき

驍ｩ？

異なる状況を表現するために
閧�ﾁえうるパラメータや関

狽ｪほとんどない。

モデルは、一つの生態的要
f（生活史など）の可変性を
烽ﾂ。

モデルは、広範囲の生態的
v素（生活史など）の可変性
�烽ﾂ。

モァルが開発された種や系
ﾈ外への適用はできるか？

モァルの構造が、特定の種
竚n（河川の魚個体群、森林
ﾈど）にしか適用できない。

モァルは、淡水、海洋あるい

ﾍ陸の、一つの種群（脊椎動
ｨ、植物など）に適用できる。

モデルは、淡水、海洋あるい

ﾍ陸の、脊椎動物種、無脊椎
ｮ物種そして、植物種に適用
ﾅきる。

不確実性
ﾌ扱い

モデルは不確実性を組み込
�ﾅいるか？

モデルは可変性や不確実性
�ｳ視しているか、任意の不

m実性定数を使っている。

複数のシナリオで信頼限界の

ｪ析をしているか、初歩的な

c塔eカルロシミュレーション
�ｵている。

包括的なモンテカルロシミュ

戟[ション（あるいは他の詳細

ﾈ確率的アプローチ）と感度
�ﾍを含む。

発達程度
ﾆ一貫性

新たに適用するのは容易
ｩ？モデルが何をしている
ｩ理解するのは容易か？ソ
tトウェアはあるか？

ソフトウェアにはなっていない

ｩ、あってもユーザーフレンド
梶[ではない。

ソフトウェア化され、適用は容

ﾕで説明書は十分にある。

ソフトウェア化され、適用は容

ﾕで説明書は十分にあり、技
pサポートもある。

インプットデータのミスは

`ェックしやすいか？モデ

汲ﾍ妥当性確認されている

ｩ？

モァルは実行可能性の
`ェックはなく、妥当性の

`ェックも行われていない。

ユーザーが入力するパラメー

^の妥当性をチェックする。モ

fルの拡張性は一度か二
x、検証されている。

ユーザーが入力するパラメー
^の妥当性をチェックする。モ

fルの拡張性は何度も検証
ｳれている。

モデルに必要なパラメータ

ﾍ推定が容易か？典型的
ﾈデータは利用可能か？

典型的なデータセットからパ

宴＝[タを推定するのは困難
ｩ不可能。　σ

典型的データセットから推定

｢難なパラメータがあり、新た

ﾈデータ獲得必要。

パラメータは文献から容易に
?閧ﾅきる。

パラメータ

?閧ﾌ容
@易さ

パラメータ推定のための

fータサンプリング法や統

v的手法はあるか？

偏りの無いパラメータを推定

ｷるには膨大なデータが必
v。

偏りの無いパラメータを推定

ｷるには多数のデータが必
v。

パラメータは確立された方法

ﾅ容易に推定できる。

モデルの鍵となるパラメータ

ﾍ直感的に生態学的に意
｡があるか？

鍵となるパラメータのいくつか

ﾍ生態学的に解釈し難い。
パラメータは直感的および生

ﾔ学的に解釈できる。
パラメータは直感的および生
ﾔ学的に解釈できる。

規制機関

@の
@受容

モデルで推定した結果を規

ｧ機関は受け入れられる

ｩ？

どの規制機関でも使われて
｢ない。

合衆国または外国の規制機
ﾖで使われたことがあるが、

ｳ式に採用されてはいない。

合衆国または諸外国の規制
@関、あるいは国際機関で採
pされたり、現在使われてい

驕Bあるいは、規制設定の際
ﾌ使用例有り。

信頼性

モデルは科学的そして技術
Iに信頼性があるか？

学術的によく知られていな

｢。2，3の異なるケースへの
K用例が報告されているの
ﾝ。

学術的には知られ口、る。い

ｭつかの異なるケースへの適
p例が報告されている。

学術的に広く知られている。

激rューで好意的に取り上げ
轤黶A多くの異なるケースへ

ﾌ適用例が報告されている。

資源効率

モデルを適用するのに時聞
ﾆ手間がどのくらい必要

ｩ？

モデルを使うにはプログラム、

沛ﾘ、デバッグが必要。ある

｢は入手可能データでは不
¥分で、新たなデータサンプ
潟塔Oが必要。

モデルの適用には、データ解

ﾍやパラメータ推定のほか
ﾉ、プログラムの修正や編集
ｪ必要。大概｝ま新たなデータ

繒Wも要する。

プログラミングは必要ではな

｢。データ収集が必要な場合
烽?驍ｪ、多くのケースでは

?濶ﾂ能データで十分。
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表2－8　化学物質のリスク評価への利用と発展が望まれる生態モデル29
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aRelationships　for　use　withθco｝ogicaS　models．
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2．3．2．3ECOFRAMにおける個体群モデルめ位置付け

　ECOFRAMは”Ecological　Commit七e’e　on　FIFRA　Risk　Assessment　Me七hod”の略

で、目的は、FIFRAにおける農薬の生態系に及ぼす悪影響の確率と大きさを予測する

手法および手順を開発することである30。ECOFRAMでは、駆除目的以外の生物への

農薬による個体群レベルのリスクを推定するために適用可能なモデルが挙げられてい

る。そのなかには、齢／ステージ構成（stage／age　structured），個体べ一ス

（individual－based），メタ個体群（meta　populations）そしてランドスケープ（sp　atia］ユy

explicit　landscape）のモデルがある。これらのモデルについて、確率的な扱いの観点

から長所と短所をまとめた表をECOFRAMより以下に抜粋した（表2－9）。

　ECOFRAMの報告書のなかで、これらはMechanistic（Process）Models　for

Population　Effectsとして位置付けられ、’個体群の生物量や持続性を特徴付けるため、

また、影響の空間的、時間的特性を表すのにも使用できるだろうと述べている。しかし、

利用可能な個体群モデルは複数あるものの、それらの活用と発展を妨げている主な原因

は、適切なデータが無いことであるとしている。そのため、ECOFRAMは、それらの

モデルを使うことを長期的目標に設定している。
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表2－9確率論的リスク評価のためのMechanisticモデルの長所と短所30
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2．3．3各論

　本研究のテーマである「生物濃縮性のある化学物質の鳥類個体群への生態リスク評

価」への適用可能性の観点から、各個体群モデルの手法とその相互関係を中心に整理し

た。

2．3．3．1マルサス増殖モデル（Scalar・Abundance，　Deteministic）

　マルサス増殖は個体数の指数的増殖モデルである。連続時間と離散時間のどちらでも

表現できるが、連続時間の場合、増殖過程の基本方程式ともいえる以下の微分方程式で

示される。

　　　式2－1ピ（t）　・・　rN（t）

Nは個体数で、rは瞬間増殖率またはマルサス係数と呼ばれる。時刻t＝Oでの個体数

をNoとすれば、解は

式2－2　N（t）＝　Noe’t

で与えられる。r＞0ならば指数関数的に無限に増殖し、　r＜0ならば一方的に減少し

て最後に絶滅する。離散時間型は

N，．1＝RNt　→　N，　・RtAl’。

で表され、Rニexp（r）の関係がある。

　EMRAにおける評価は表2・10の通りである。

　マルサス増殖モデルは、個体数が無限に増殖するという非現実的な面がある一方、個

体数の少ない個体群が急速に増殖している場合にはよく当てはまることが知られてい

る。このモデルをセンサスデータに当てはめることで増殖率を求めることができる。

Sauerらは、センサスデータから個体群増殖率を推定する際の統計的側面について論じ

ている31。

　化学物質の野生生物個体群への影響評価に適用した例には、PCBsのカワウへの影響

を検討したHendriks　and　Enserinkの報告がある32。そこではオイラー・ロトカ方程式

に化学物質濃度の関数で生存と繁殖への影響を組み込んでじ・るので、後出の

Deterministic　Age／Stage・Based　Matrix　Modelsの要素も含まれる。影響指標には、

PCBsの影響下とバックグラウンドとの個体群増殖率の比のほか、　PCBsの環境中濃度

の経年変化から個体数の推定もしている。
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　マルサス：増殖モデルに確率性を組み込んだもの（後出）や、個体数をライフステージ

別のベクトル表示した行列モデル（後出）などは、このモデルのバリエーションでもあ

る。マルサス増殖モデルのみを単独で化学物質の生態リスク評価に使うことはないが、

部分的にまたは、このモデルが根底となっているバリエーションのモデルは使われるだ

ろう。

表2－10　マルサス増殖モデルのEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇ 小個体群の典型的挙動を表現しているが、密度依存、人口学的および環
ｫの確率変動性、齢やステージ構成等を無視。

Relevance ◇◇ モデルは特定の時間の個体数を予測するが、個体数の減少可能性などの
ﾂ体群レベルのリスクは導けない。化学物質の影響を組み込めるパラメータは増殖率一つのみ。

Flexibility ◇ 表現形は連続時間と離散時間の2つのみ。増殖率のみでは種の違いを表
ｻするのは困難。

Uncertainty ◇ 決定論的。この確率論的モデルは後出。

Developmenf ◇◇◇ ソフトウェアPopulusやRAMASにも含まれる。スプレッドシート化も
e易。

Parameters ◇◇◇ パラメータは一つ。センサスデータ、または繁殖能力と幼体の生存率で
?濶ﾂ能。

Regualatory ◇◇◇ 短期間の推定に使う限りは受け入れられる。

Credibi‖ty ◇◇◇ 生態学や環境科学の教科書の冒頭で紹介されるモデルで、数え切れない
ﾙど適用されてきた。生態モデルでは数少ないulaw”と冠されるモデル。

Resouces ◇◇◇ 特定のケースに適用するのは容易。パラメータ化はセンサスデータがあ
黷ﾎ十分。

2．3．3。2ロジスティック成長モデル（Scalar　Abundance，

　　　　Deterministic）

　個体数あるいは個体数密度が増すにつれて増殖率が次第に低下するLogistic　Growth

は連続時間と離散時間のどちらでも表現できるが、連続時間の場合、以下の微分方程式

で示される。

　　　式2．．3ピ（t）・　rN（t）｛1一劉

Kは環境収容力である。解は、以下のようになる。

　　　　　　　　　　　　　　　K
　　　式2－4　2V（t）　”
　　　　　　　　　　　1＋（K－N。）e”rt／2V。

Logistic式は、個体数または個体群密度の増加に伴う個体当りの増加率の減少という生

物界に普遍的と考えられる現象を最もシンプルに表した式である。この簡潔さにもかか
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わらず、人口や実験室でのいろいろな生物のデータにとてもよい適合性が示されてき

た。

　Logistic式には以下のような前提条件が含まれている33。

◎　環境は均質で、個体群の挙動を調べている間にrやKの値が変わるような環境

　　の変動はないこと。

◎　増殖は、個体群密度の1匹つつの増加に比例して抑制され、増加率は密度に対

　　して直線的に減少すること。

O　この増殖抑制効果は、密度の増加に対して瞬時に時間的な遅れを伴わずに起こ

　　ること。

●　個体間で密度から受ける影響に差異がないこと。つまり、どの個体に対しても

　　密度効果は等しくかかること。

これらの条件が自然界で満たされにくいことは容易に想像できる。逆にいうと、これら

の条件のいずれかを緩めて式を変形することにより、より複雑な、自然界の個体群動態

に近い挙動が示すモデルを派生させることができる。次に挙げるS七〇ck－Recruitment

Population　Modelsは、　Logistic式の密度効果の線形性を一般化して非線形的な密度依

存性を導入したものであるし、その次のStochastic　Differentia1　Equation　Modelsは、

rやKに確率変動性をもたせたものである。

　EMRAにおける評価は下表の通りである。

表2－11ロジスティック成長モデルのEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇ 無限に増えるマルサス増殖よりは現実的だが、実際の自然環境の顕著な
ﾁ性である確率性を無視。

Relevance ◇◇ モデルは特定の時間の個体数を予測するが、個体数の減少可能性などの
ﾂ体群レベルのリスクは導けない。化学物質の影響を説明する明示的な
ﾖ数は含まないが、2つのパラメータ（rとK）に影響を組み込むこと
ﾍ可能。

Flexib猟y ◇ 本質的には連続型と離散型の2つの形式のみ。二つのパラメータが正確
ﾉ明示されないかぎり、種の違いを表現するのは難しい。

Unceπainty ◇ 決定論的。この確率論的モデルは後出。

Devebpment ◇◇◇ ソフトウェアのPopulusやRAMASにも含まれる。化学物質の影響評価
煌ﾜめ、様々な目的で広く利用されている。

Parameters ◇◇◇ パラメータは二っ。実験データから統計的に推定する方法も確立されて
｢る。2つのパラメータは生態学的に重要で、生態学者は化学物質のそ
黷辜pラメータへの影響をモデル化しうる。

Regualatory ◇◇◇ 多くの規制機関で使われてきた。

Credibili｛y ◇◇◇ 生態学や環境科学の教科書の冒頭で紹介されるモデルで、化学物質の影
ｿ評価も含め、数え切れないほど適用されてきた。

Resouces ◇◇◇ 特定のケースに適用するのは容易。パラメータ化はセンサスデータか、

ｼ定量的な生活史情報があれば十分。
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2．3．3．3　St◎ck・Recruitment（Scalar　Abundance，　Deterministic）

　このモデル群は、Logisticモデルの線形的な密度依存性をさらに一般化したバリエー

ションである。

　密度効果の働き方に関して、二つのタイプの種内競争を区別するようになってきた

33・　34。世代tの個体数ないし密度Ntの増加に対して、次世代に生産される個体数ない

し密度Nt．1の曲線が徐々に高まり、飽和型となるような型をコンテスト型（勝ち残り

型またはBeverton－Holt　type）という。

　　　式2－5　N，＋1＝1／（ρ＋k／N，）

ρは次世代個体数の最大値の逆数で、κは密度依存性の強さを表す非負のパラメータで

ある。コンテスト型をもたらす典型的な例は、全体の資源量をある一定の個体数までが

利用できて繁殖し、それ以上の密度では資源を獲得できないあぶれ個体がでる場合であ

る。

　それに対して、Ntの中間の密度で最高の次世代生産密度を示した後、それ以上のNt

の増加に対して急速な減少を示す場合、スクランブル型（共倒れ型またはRicker　type）

という。

　　　式2－6　N，．1⇒W，exp（’一一βwt）

λは低密度での個体群成長率、βは密度依存性の強さを表す非負のパラメータである。

スクランブル型の場合は、Ntの増加に対して、繁殖能力の実現に必要とされる資源の

最小単位より目減りしても資源はどんどん分配されていき、結局どの個体も十分な繁殖

力を実現できなくなるというケースである。その結果、Ntが高密度の領域では全ての

個体の繁殖能力が著しく低下するという共存共貧の状況に陥り、増殖曲線は山形の曲線

になる。

　ほかにもバリエL－・・…ションがあるが、いずれにしてもこれらのモデルは、ある世代の

密度が次の世代の密度を左右するという差分型（離散時間型）で表される。

　EMRAにおける評価は下表の通りである。
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表2－12　Stock－RecruitmentのEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇◇ 密度依存性が個体数（or密度）と非線形の関係で組み込まれおり、ロジ
Xティック増殖モデルよりも現実的。アリー効果も表現できる。しかし
m率性は含まず、決定論的モデル。

Relevance ◇◇ モデルは任意の時間の個体数を予測するが、決定論的モデルなので個体

狽ﾌ減少可能性などの個体群レベルのリスクは導けない。化学物質の影
ｿを説明する明示的な関数は含まないが、パラメータに影響を組み込む
ｱとは可能。

Flexibi肚y ◇◇ 多様な種（魚類、哺乳類、昆虫類、鳥類）に適用可能。任意に複雑なス

Jラ関数にでき、複数の安定状態を生みだせる。パラメータは2つから
ﾅ大でも4つ。

Uncertainty ◇ 決定論的。この確率論的モデルは後出。

Development ◇◇ 漁業資源の分野で広く利用されてきたが、その用途は限定的。いくつか
ﾌソフトウェアに組み込まれているが（Populusなど）、パラメータの妥
鱒ｫをチェックできないため、このモデルを適用するのは複雑で扱いに
ｭい。

Parameters ◇◇◇ 野生生物集団の密度依存性をパラメータ化するのは困難であるが、推定
菇@は比較的直接的で、適用例の文献も豊富にある。

Regualatory ◇◇◇ 扱っている種の密度依存性の表現が妥当であれば、規制機関に受け入れ
轤黷驕B特に水産資源管理の分野では広く使われてきた。

Credib‖i ◇◇◇ このモデルは学術的によく知られており、数百の適用例がある。

Resouces ◇◇◇ 適用するのは容易。多くの種のパラメータについて文献がある。

　密度効果の関数はScalar　Abundance　ModelsのみならずLife　His七〇ry　Modelsに

おいても同様に組み込める。しかし実際には密度効果がどのように働いているかを野生

生物個体群で観察するのは困難である。生態リスク評価の際にどのタイプの密度効果を

選ぶかは、複数のシナリオを用意するか、もしくは安全側に立ってより強く働く

Ricker”七Ype3sを選ぶことが妥当と考えることもできる。

2．3、3．4確率微分方程式モデル（連続時間型）　（ScaEar

　　　　Abundance，　St◎chastic）

　このモデル群は、決定論的なMalthusian　GrowthやLogistic　Growthに確率変動を

導入したものである。Ginsbuxgらが初めてリスク評価の分野でこれを適用した36。

　Ginsburgらはマルサス増殖モデルとロジスティック成長モデルに確率性を組み込

み、個体群が減少するリスクの解析解を求めた。マルサス増殖では、マルサス係数rに

環境変動を以下のように組み込んだ。

　　　　　dN（t）
式2－7　　　　　　　　＝r（t）N（t）
　　　　　　dt

r（t）＝r＋ξ（t）
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rは定数で、ξ（t）は正規分布する乱数である。ここでは、確率微分方程式の解の求め方

の例として、この確率微分方程式の解き方を示しておく37。初期値をN（0）＝Noとして

上式を形式的に積分すれば、

　　　式2－8bg響一π吻漉＝rt＋蕊ξ倣

が得られる。ここで、時間tを短い時間間隔τでn等分し、積分をその小区間に分割し

て表してある。各小区間の積分を

　　　式2－9姦一£1戸ξ（t）dt

と書くことにすれば、関係式

　　　式2－1・bg響一駐

が得られる。ξ（t）は全くランダムな変化を示す量であるとしたから、k番目の時間間

隔τの間でのその変化量ξkはその前の変化量ξ　k・1と独立な値をとる量としてもよ

い。そうすれば、ξk（k＝1，2，…，n）は平均値0をもったn個の独立な確率変数と考えて

よい。こうして、式2－9で与えられる量に対して、中心極限定理を適用することができ

る。

中心極限定理

x、，x2，…を平均値が0、分散がそれぞれσi2の確率分布をもった独立な確率変数とすれば、その

和　X、＝x1＋x2＋…＋x、に対する確率分布は、　r1を充分大きくしたとき、つぎの正規分布に収束

する。

　　　P（x・　）dX’n→（2π書σ㌍斬2葺ア）dikrn

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　i

確率変数ξ1，ξ2…に上の定理を適用し、

　　　2V＊θ＝N。e「t

ξkの分散を等しくσ2τとし、

　　Σσ」　＝nσ2τ＝σ2t

　　ew＝璽
　　　n　N
を考慮すれば、n→。。、τ→0として、時刻tでの個体数に対する確率分布として、
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P（N・t）dN－（2硫

が得られる。これは対数正規分布である。この分布を用いて考えたときの個体数の期待

値（平均値）は、N・eXとおいて計算すれば、

式叫一輌嗣2繊冴呼［ぴ詩ゐ臓疏
と求まる。これは決定論的な場合の値Noe「tよりも大きいほうにずれた値になるが、そ

のずれは時間とともに急速に大きくなる。

　さて、Ginzburgらは、このような確率変動をする個体群が準絶滅（Quasiextinction）

する確率を導いた36。N、をその個体群のcriticalな個体数とすると準絶滅確率fは、以

下のように求められる。まず、個体数が時間［to，t］の間にN、にならない確率W（t）は、

　　　式2－1・2鵬弍P（N，t）dN

と表せる。また、W（to）＝1と考える。時間［to，　T］の間に初めてN。になる、すなわち準絶

滅する確率f（t）は、

　　　f（t）＝m（t。）一叩）－1－£P（N，t）dN

これを解いて、T→。。をとると、

　　　恕∫（T）＝｛1㌫：二：：：：：：1：1

そして、この準絶滅確率fについて、個体群にインパクトがある時と無いときとを比較

し、

式一
｡∫一〔銑㍗一1

を得る。zampはインパクトを被っている時の個体群増殖率である。べ｝スラインとイン

パクト時のそれぞれのr、およびrの変動の振幅σで、cri七ica1な個体数N，になる確率

の比が求められる。

　Logis七ic成長の場合は、　Ma1七husianモデルで得られた結果である式2・13を

亙→＿
∧㌔

N、（1　一一　No／K）

No（1－N。／K）
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と置き換えれば求められる。Ginzburgらは、式2－13の1をもって個体群へのインパク

トの影響評価指標とすることを提案した。Burgmanらは保全生態学のテキストの中で、

この手法をデータが乏しい場合に有用な方法であるとして紹介している38。

　また、Iwasaらはロジスティック成長モデルに2種類の確率性を組み込んだ式を提唱

し、平均絶滅時間を数値的に求めた39・40・41。

　　　式2－14dN／dt・　rN（1－2V／K）＋aξ、（t）N＋ξ，（t）Vlisc7r

σは環境変動の強さ、ξ，（t）はξd（七）は環境確率性と人口学的確率性にっいての独立の

ホワイトノイズである。

　Nakamaruらはこのモデルを適用し、　DDTによるセグロカモメの絶滅リスクを推定

した42。また、化学物質のリスク評価ではないが、SeetherらはLogisticタイプの密度

依存モデルに環境および人口学的確率性を組み込み、シジュウカラの絶滅リスクを推定

している43。環境の確率性と人口学的確率性はそれぞれ長期間（30年間）のセンサスデー

タから求めている。

　EMRAにおける評価は下表の通りである。

表2－13確率微分方程式モデル（連続時間型）のEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇◇◇ 自然界に普通に観察される変動｝生を組み込んでいることが最も重要な
､面。密度依存性に関しては、非密度依存のマルサス増殖モデルから非
?`の密度依存性のあるものまでカバーする。

Relevance ◇◇◇ モデルは任意の時間の個体数を予測する。確率論的モデルなので個体数
ｸ少リスクなどの個体群レベルのエンドポイントを導ける。化学物質の
e響を説明する明示的な関数は含まないが、パラメータに影響を組み込
ﾞことは可能。

Flexibility ◇◇ モデル構造が比較的単純なので、生物種の適用範囲は広い。一方、種間

ﾌ微妙な違いを区別できるようなパラメータや数式のバリエーション
ﾍ比較的少ないという面がある。

Unceπainty ◇◇◇ 確率論的モデルなので、自然の変動性や科学的不確実性を組み込むこと
ｪできる。

Development ◇ モデルの機能は直感的には理解しやすいものの、使用するには数学的専

蜥m識が必要なため、普及の壁となっている。ソフトウェアにはなって
｢ない。

Parameters ◇◇ Hakoyama　and　lwasa（1999）はブートストラップ法によるパラメータの
?阮@を提案している。しかし入手できる時系列データは通常は短期の
烽ﾌなので、推定は難しいだろう。

Regualatory ◇◇◇ 確率微分方程式モデルは規制機関で何度か使われたことがある。リスク
ｪ析に関わる規制機関の期待はかなり強い。

Credibillty ◇◇ このモデルは学術的にはよく知られているが、注目されるようになった
ﾌがごく最近であるため、報告例はまだ少ない。

Resouces ◇◇ 適用するには、その都度プログラミングが必要。このモデルを使うため
ﾌ計算技術は普及していないため、通常は専門家が必要とされる。
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2．3．3．5確率的差分方程式モデル（離散時間型）（Scalar　Abundance，

　　　　Stochastic）

　確率的個体群成長モデルで、前節では連続時間の確率微分方程式で表されたが、これ

は離散時間型のモデル群である。このモデル群は、Tuljapurkar螺5らが提示した。

　離散時間型の確率的個体群成長モデルは、確率微分方程式モデルと違って、モンテカ

ルnシミュレーションで数値計算できる。そのため、生態リスク評価への適用が確率微

分方程式モデルよりも容易である。シミュレーションにより、連続時間型のモデルより

も容易に様々な統計量を推定できる。Burgmanらは保全生態学のテキストの中で、こ

の手法を使ったシミュレーションの例を紹介している38。

　EMRAにおける評価は下表の通りである。

表2－14　確率的差分方程式モデル（離散時間型）のEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇◇◇ 自然界に普通に観察される変動性を組み込んでいることが最も重要な側
ﾊ。密度依存性に関しては、非密度依存のマルサス増殖モデルから非線
`の密度依存性のあるものまでカバーする。

Relevance ◇◇◇ モデルは任意の時間の個体数を予測する。確率論的モデルなので個体数
ﾌ減少リスクなどの個体群レベルのエンドポイントを導ける。化学物質
ﾌ影響を説明する明示的な関数は含まないが、パラメータに影響を組み
桙ﾞことは可能。

Flexib川ty ◇◇ モデル構造が比較的単純なので、生物種の適用範囲は広い。一方、種間
ﾌ微妙な違いを区別できるようなパラメータや数式のバリエーションは
芒r的少ないという面がある。しがし、シミュレーションで実行できる
ﾌで最小限の労力で扱うことができる。

Uncertainty ◇◇◇ 確率論的モデルなので、自然の変動性や科学的不確実性を組み込むこと
ｪできる。また、モデル構造が比較的シンプルなので、不確実性の分割
煢ﾂ能。

Development ◇◇ モデルめ機能は理解しやすく、ソフトで実行するもの比較的わかりやす
｢。EPRIによるソフトもある。

Parameters ◇◇◇ Faganら（1999）がセンサスデータからのパラメータ推定法を示している。
gakoyama　and　lwasa（1999）の方法も適用できる。

Regualatory ◇◇◇ 確率微分方程式モデルは規制機関で何度か使われたことがある。リスク
ｪ析に関わる規制機関の期待はかなり強い。

Credib‖ity ◇◇ このモデルは学術的にはよく知られているが、報告例はまだ少ない。

Resouces ◇◇◇ 適用するには、その都度プログラミングが必要。このモデルを使うため
ﾌ計算技術は普及していないため、通常は専門家が必要とされる。
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2．3，、3．6決定論的齢1ステージ構成行列モデル　（Life　Histo‖y，

　　　　Deterministic）

　この範疇のモデルは、生存率と繁殖率が齢またはステージによって変化すると仮定し

ている。そして同じ齢またはステージに属する個体は同一の生存率と繁殖率をもつと仮

定している。これらのモデルは1950年代から特に漁業資源管理の分野における重要な

手段となってきた。　　　　　　　　　　　　、

　基本的なモデルの構造は、以下のレズリS…一一行列（齢構成推移行列）で表せる。齢構成

をもつ個体群において、ある年tに齢iにある雌個体数をNi，tとしその齢群ごとの個体

数を成分とする個体数ベクトルをn（t）とすると、翌年t＋1の齢別の雌個体数n（t＋1）は、

下式のように表すことができる34。個体群の年間の増殖率はこの行列の最大固有値で、

内的自然増加率はその自然対数である。五は齢iの雌の繁殖率（次のセンサス時までに

生き残った雌の数）、Piは齢iの個体が次の齢になるまでの生存率、ωは最高齢である。

　　　式2－15n（t＋1）＝M’・n（t）

λ㌃担

N2，，＋1

Nω一1，t＋1

N．，t＋1

fi

Pl

O

O

f2　＿　f、。－1　f、、

O　l・・　0　0
P2　　・．　　i　　’

0　　’．　　0　　0

＿　　O　P．．1　0

Nl，，

N2，t

入Zω一1，t

N．，t

齢が判別できない場合は、ライフステージ（体長や体重、または形態学的な状態）で

グループ分けをする34，46。その場合は行列の準対角要素以外にも正数が入る。

　密度効果は、個体数の関数として各構成要素に組み込むことができる。行列モデルの

場合は、密度効果が繁殖にのみ働く、初年齢の生存のみに働くなどの柔軟な設定が可能

であるが、実際には実験室データや野外観察データから個別の生活史データへの密度効

果を検出するのは困難である。

　個体群が安定齢構成にあって、すなわち個体群増殖率が行列の最大固有値となってい

て、行列要素のすべてに同じ関数のかたちで密度効果が働いているという状態では、前

出のStock・Recruitment　Modelsと同等となる。また、行列モデルは構造上、離散時

間型である。この行列の特性方程式の連続時間型の表現が、オイラー・ロトカ方程式に

相当する。

　EMRAにおける評価は下表の通りである。

2・32



表2－15　決定論的齢／ステージ構成行列モデルのEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇◇◇
齢別の生存率を反映できる。多くの場合これらのモデルは利用可能なすべての人口学的データを組み込むことができる。

Relevance ◇◇◇ エンドポイントとして個体数（齢別）、λ（漸近的個体群増殖率）そして
ﾉに対するsensitMtyやelasticityがあり、すべて生態学的に意味がある。

ｶ存率と繁殖率に化学物質の毒性影響を反映させることができる。

Flexibility ◇◇◇ すべてのパラメータは種特異性をもつ。齢構成は対象に応じて変えるこ
ﾆができるので、齢o「ステージ構成の異なる集団や生活史の異なる集団
�cfル化できる。

Uncertamty ◇ 環境の確率性も人口学的確率性も含まない。

Devebpment ◇◇◇ いくつかのソフトウェアでこのタイプのモデルを動かすことができる。
燒ｾ書や技術サポートもある。モデルの機能を理解するのも比較的容
ﾕ。

Parameters ◇◇ パラメータは実験的にまたは野外観察より獲得できる。しかし、各行列
¥成要素への化学物質の影響評価はかなり難しい。

Regualatory ◇◇◇ いくつかの規制機関で使われている。

Credibility ◇◇◇ 学術的によく知られている。また、適用例も豊富。

Resouces ◇◇◇ ソフトウェアがあるのでプログラミングは不要。多くのケースではデー
^も豊富。しかしデータが無いケースでは新たにデータを獲得するのは
ｩなりの労力を要する。

　鳥類への適用例としては、Samuelsによる海洋における油漏れ事故からの海鳥の個

体数回復の推定などがある47。パラメータの当てはめにおいていくつかのシナリオを用

意し、推定値に幅をもたせている。

　化学物質の毒性影響はライフステージによって異なるのが一般的である。化学物質の

生態リスク評価において、そのことを反映させるためには部分的にせよ行列モデルを使

用することが必要となってくる42，48。

　また、センサスデータから推定する個体群増殖率と行列モデルを関係付けるために行

列の特性方程式を使うが、そこでは観察個体群は安定齢構成になっていることを仮定し

ていること｝gなる。

2．3．3．7確率的齢1ステージ構成行列モデル　　（Life　Hist◎ry，

　　　　Stochastic》

　先の決定論的行列モデルの行列の構成要素に、環境または人口学的確率性、あるいは

その両方を組み入れたモデルである49・34。密度効果は、Deterministicなモデルと同様、

個体数の関数として各構成要素に組み込むことができる。
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　Skalskiらは、このタイプのモデルのリスク評価で使用するパラメータを疫学的アプ

ローチで推定する方法を提案している50。また、0’Ne皿らは、魚類個体群について密

度効果がある場合とない場合を想定し、モンテカルロシミュレーションで個体数への密

度依存の効果を検討している51。

行列モデルは、米国のコンサルタント、Applied　Biomathema七icsよりソフトウェア

のシリーズが販売されている（RAMAS　Age，　Stage，　Metapop，　or　Eco七〇xicolo　gy）52，53。

また、これらのソフトウェアを使った生態リスク解析も報告されている54・55。

EMRAにおける評価は次表の通りである。

表2－16確率的齢1ステージ構成行列モデルのEMRAにおける評価29

評価軸 評価 評価の内容

Realism ◇◇◇ 齢別の生存率を反映できる上、環境および人口学的確率性を含んでい
驕Bこれらのモデルは利用可能なすべての人口学的データを組み込む
ｱとができる。

Relevance ◇◇◇ エンドポイントとして個体数（齢別）、個体数減少や絶滅のリスク、指

閧ｵた個体数になるまでの期待存続時間がある。これらは生態リスク
]価に相応しい。Deterministicタイプと同様、生存率と繁殖率に化学
ｨ質の毒性影響を反映させることができる。

Flexibility ◇◇◇ すべてのパラメータは種特異性をもつ。齢構成は対象に応じて変える
ｱとができるので、齢orステージ構成の異なる集団や生活史の異なる
W団をモデル化できる。

Unce汁ainty ◇◇◇ 環境の確率性も人口学的確率性も含む。

Development ◇◇◇ いくつかのソフトウェアでこのタイプのモデルを動かすことができ
驕B説明書や技術サポートもある。モデルの機能を理解するのも比較
I容易。

Parameters ◇◇ 各行列要素の平均値と標準偏差が必要。また各行列要素への化学物質
ﾌ影響の情報も必要（例えば、影響がある時と無いときの2つの行列）。

ｻれらの推定は通常かなり難しい。しかしパラメータは生態学的に意
｡がある。

Regualatory ◇◇◇ いくつかの規制機関で使われている。

Credib川ty ◇◇◇ 学術的によく知られている。また、適用例も豊富。

Resouces ◇◇
ソフトウェアがあるのでプログラミングは不要。多くのケースではデータも豊富。しかしデータが無いケースでは新たにデータを獲得する

ﾌはかなりの労力を要する。

2．3．3．8個体べ一スモデル　（lndividual，　Stochastic）

　Individua1・Based　Modelsは名前の通り、集団を構成する個体ごとの属性を明示的に

区別するモデルで、これまで多くのモデルが報告されている。EMRAでも11種類のモ

デルが紹介されている。
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　これらに共通するのは、モデルが詳細であるためRealismの評価が概して高く、化

学物質の影響を組み込める生存や繁殖、移動などのパラメータを含むことから

Relevanceの評価も高いことである。これらはシミュレーションで動かすので確率的

であり、感度解析や不確実性解析が比較的容易にできるものもある。一方、モデルは特

定の個体群や生息地に特化して作り込んであるため、FleXibilityは概ね低い。モデル

の発達状況は様々で、中にはソフトウェアになっているものもある。モデルの多くはか

なりのデータが必要で、パラメータの推定も容易でないものが多い。モデルの信頼性は、

個々のモデルが特化しているため概して低い。

　要するに、特定の個体群用に作られたモデルは、他の場所や他の個体群に適用しにく

く、詳細なデータが必要だがデータが無い場合が多い。すると、検証できない仮定も多

く含むということになり、それが欠点となっている。また、使用を阻む要因に膨大な計

算量が必要なこともある。

　Maltbyらは56、個体群を同じ場所に棲み繁殖する同種の個体の集まりとして、出生

率や死亡率などの特性を平均値で捉える文脈のなかでは、どの個体が生まれ死亡したか

という情報は必要ではないと述べている。個体群は個々の個体の情報ではなく、集団の

平均の出生率や死亡率で特徴付けられ、それらパラメータの中の変動はその個体群の統

計学的特徴として扱われるからである。

　EMRAでは、　IndiVidua1－Based　Modelsはスクリーニングレベルのリスク評価に使

うには複雑すぎて労力がかかるため、インプットするデータが存在し、かつ個体群減少

等のリスク評価よりも詳細な挙動（空間的移動や摂食行動など）を調べたい場合に適用

するのがよいだろうと述べている29。

2。3．4まとめ

　化学物質の生態リスク評価で利用可能な生態学的モデルは数多くあり、植物から哺乳

類まで様々に適用されてきた。それらの多様さの根底にある基本的なモデルの構造を三

っに大別し、相互の関連性を整理した。

　本節のなかで、化学物質の生態リスク評価での発展と適用が望まれるモデルの一覧を

EMRAから抜粋した（表2－8）。個体群レベルのモデルでは、スクリーニング評価で

Stochastic　Scalar　Abundanceと決定論的齢／ステージ構成行列モデルの二つ、詳細な

リスク評価では確率的齢／ステージ構成行列モデルとメタ個体群モデルが選定されてい

る。

　次の第3章における解析で用いるのはスクリーニングに推奨されている決定論的齢／

ステージ構成行列モデルに概ね相当し、第4章および第5章の解析で適用するのは詳細

リスク評価で推奨されている確率的齢／ステージ構成行列モデルに相当する。
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第3章カワウにおける過去回帰的・

決定論的なダイオキシン類の影響評価

3．1はじめに

　本章では、ダイオキシン類のカワウ個体群への影響を決定論的（deterministic）アプ

ローチで過去回帰的（retrospective）に推定した。決定論的というのは、平均値等の代

表値を使って影響を点推定していることを指している。

　カワウの個体数や繁殖状況、生残率等の観測データ、東京湾底質コアサンプルのダイ

オキシン類濃度の経年データ、カワウの近縁種ミミヒメウの卵中ダイオキシン類濃度と

卵死亡率との関係といった様々な情報を組み合わせ、体系付けることにより、環境中の

ダイオキシン類がカワウ個体群に及ぼしている影響を定量的に推定した。個体群レベル

の影響の尺度は、内的自然増加率と対象期間の延べ個体数の2種類で表した。それぞれ、

ダイオキシン類曝露下と、曝露のない対照集団の値を推定し、比較することによってダ

イオキシン類の影響を評価した。

　内的自然増加率は集団の増殖率を表す値であり、繁殖率や生存率を統合したもので個

体群レベルの毒性影響指標として生態学的に意味のある指標といわれている1，2。延べ個

体数は、内的自然増加率め変化よりも直感的にわかりやすい指標として試算した。

　本章での解析は、環境中の化学汚染物質が野生生物個体群へ及ぼす影響を定量的に評

価する方法の一事例であるとともに、次章において、環境中のダイオキシン類の濃度や

個体群の人口学的パラメータに確率性を付与する確率論的解析の骨格となっている。

3．2対象個体群

　1974～1986年における東京都台東区上野公園の不忍池のカワウを対象とした。第1

章で挙げたカワウの選定理由のほか、以下の理由による。

　不忍池のカワウ集団は1973年以降、個体数や繁殖状況などが詳細に調査されており
3・4・5・6A個体群生態学の理論が当てはめやすい。また、不忍池の集団は、1971～1980年
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代中頃まで関東地方におけるカワウの唯一の集団繁殖地であったと報告されている

6・7・8Bこのことより、少数個体から急速に個体数が回復して群れが分散するまでの間に

ついて、移出入がほとんどない単一個体群の密度依存成長過程として解析可能な条件を

備えている、と判断した。

3。3方法

3．3．1推定方法の概要

　ダイオキシン類の影響を評価するために、ダイオキシン類曝露下の個体群の内的自然

増加率とその延べ個体数と同時に、曝露のない対照集団のそれらも推定する必要があ

る。実際に観測された個体数の推移は、ダイオキシン類曝露下のものであり、汚染のな

い状態でどうであったかは不明である。

　そこで、図3－1に示すように、実際の増殖率と曝露データから曝露のない条件下での

集団の増殖率を逆推定し、それを対照集団の増殖率とみなして解析を行った。つまり、

1974～1986年の実測個体数からこの集団の増殖率を求めるが、これはダイオキシン類

の曝露による影響を受けていたとみなす。この間の曝露レベル（カワウ卵中のダイオキ

シン類濃度）については、当時の底質中ダイオキシン類濃度から卵中濃度を推定した井

関らの結果を用いた9。この間のダイオキシン類曝露による卵死亡率を一定と仮定し、

その影響を受けなかったら示したと推定される増殖率、すなわち対照集団の増殖率を逆

算した。
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　　　　図3－1　個体群レベルの影響推定方法の考え方および
対象個体群の個体数の推移と底質コアサンプル中のダイオキシンレベル

※底質中濃度は文献10、カワウの個体数は文献6・7・8より引用して作成。

3．3．2使用した情報

　本解析で使用した情報とその使途は以下の通りである。

　関東地方におけるカワウの個体数の推移と地理的分布6・7・8、東京湾底質コアサンプル

中のダイオキシン類濃度10の情報は、概念モデルの構築の基礎となった。また前者のデ

ータを使用して、ダイオキシン類曝露下の内的自然増加率と環境収容力を推定した。不

忍池のカワウの生残率データ4を使って、齢別の生存率を推定した。齢別の繁殖成績の

データ5により、齢別の繁殖率を計算した。1974・1986年の期間のカワウ卵中ダイオキ

シン類の濃度の推定値9は、ダイオキシン類曝露が無いときの内的自然増加率を逆算す

る際に使用した。北米の五大湖のミミヒメウに関して報告されている卵中のTEQと卵

死亡率の回帰式11は、対象期間の卵死亡率の推定ならびに卵中TEQと内的自然増加率

の関係を導くために使用した。
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3．3。3パラメータ推定

　推定または引用したパラメータの一覧を表3－1に示した。アポストロフィを付した記

号はダイオキシン類曝露下のパラメータである。

表3－1推定または引用したパラメーター覧

Description Unit With　P・・PAHs Without　p－PAHs

Symbol　Value Symbol　Value

lntrinsic　grovvth　rate　　　　　　　　　　　　　　　yearl

Carrying　capacity　　　　　　　　　　number

　　　　　　　　　　　　　　P9－TEQ（WHO－
TEQs　in　egg　during　1974－1986　　　　bird）／g　wet　wt．

　　　　　　　　　　　　　　basis
Egg　mortality　rate　during　1974－1986％

Maximum　longevity　　　　　　　　　year

Fertility　rate　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　－一

Survival　rate

〆

Kt

Ω

α

ω

fv

f2

f3

0．360

958

240※

21

17※

0．332

0．450

0．782

f4＿ブ3（＝F’）　1．03

f　f4一イ7　0※

ρ1　　　　0．847

ρ2一イ6　　　　0．864

r

κ

ε

ω

fv

f2

f3

0．405

1080

0

8．6

17※

0．384

0．521

0．905

f4＿V3（＝F）1．19

f14，17　　0※

ρf　　　，0．847

p　2－f6　　　0．864

※cited　values

3．3．3．1ダイオキシン類曝露下の人ロ学的パラメータ

　ダイオキシン類曝露下の内的自然増加率r’、環境収容力K’、齢構成推移行列M’を以

下のように求めた。

　まず、実測の個体数の推移は、ダイオキシン類曝露下のものであるとみなす。個体数

は式3・1の差分型ロジスティック式に当てはまるとする。N（t）はt年の雌の個体数（性

比を1と仮定し、実測個体数の1／2とする）を表す。1974～1986年の不忍池の個体

数N（t），N（t＋1）（文献6、　p．66の図1より読取）のデータセットを式3・1に代入し、一般

化された回帰によりデータセットに最も適合するrとKを求めた。ソフトウェア

Mathcad　2000　Professionalを使いr’＝0．360，　K’＝958を得た。

　　　式3－1　N（t＋1）＝N（t）・exp［r（1－N（t）／K）］
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　r’を年間の増殖率にすると1．43（exp（r’））となるが、これは1970～1991年の北米

の五大湖におけるミミヒメウの巣の年間増殖率、オンタリオ湖で1．402，スペリオル湖

で1．335などの値12に近い。　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　，

　次に、齢構成推移行列M’を以下のように求めた。齢構成をもつ個体群において、あ

る年tに齢iにある雌個体数を凡，としそq）齢群ごとの個体数を成分とする個体数ベク

トルをn（t2とすると、翌年t＋1の齢別の雌個体ISt　n（t≠1？は、式3・2、式3・3のように

表すことができる13。個体群の年間の増殖率はこの行列の最大固有値で、内的自然増加

率はその自然対数である。β’は齢iの雌の繁殖率（次のセンサス時までに生き残った雌

のヒナの数）、μは齢iの個体が次の齢になるまでの生存率、ωは最高齢である。ガ’は、

Fを最も多産な齢における繁殖率，品を齢iにおける繁殖率の比（最も多産な齢におけ

る繁殖率を1とする）とするとガ’＝F×Rfiから求めることができる。RfiはFukuda

のデータをもとに推定した5（ただし齢4－13の繁殖率は一定とした）。Fは、行列M’

の最大固有値を1．43（exp（r’））と与える値を逐次計算によって求めた。μは不忍池にお

ける齢別の残存率より推定した4。最高齢ωはFukudaによった5。

式3－2　n（t＋1）＝　M’　・n（り

式3－3

Nl，，．1

・N2，t＋1

N．－1，t＋1

N．，t＋1

fl’

Pl

O

渥

0

P2

0

0　　＿

…　f6．1　　　　Nl，t

　　　O　　O　　N2，t

　　　O　　O　　N．－1，t

OPω．10　N。，t

3．3．3．2ダイオキシン類曝露による卵死亡率

　1974～1986年のダイオキシン類曝露による卵中TEQ濃度は井関らによる推定値9を

使った。1972～1977，1977～1981，1981～1986の3つの期間の底質中ダイオキシン類濃

度10から推定された卵中TEQ濃度はそれぞれ270，240，210　wHO・TEQ（bird）P9／g　wet

wt．　basisである9。本解析ではこの期間で一定であったと仮定してこれらの算術平均を

とり、240TEQ（bird）P9／g　wet　wt．　basisとした。

　卵中TEQと卵死亡率の関係は、カワウの近縁種ミミヒメウ（PhalaCTocorcx）c　aza・itus）

についてTilli廿らにより式3・414、　Ludwigらにより式3－511の回帰式が報告されてい

る。

式3－4 y＝0．067・x＋13．1　　（r2＝0．703）
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式3－5 y＝0．0502・x＋8．61　　（r2＝O．906）

xは卵中TEQ（P9／g　wet就basis）、　yは卵死亡率（％）である。これらは北米の五

大湖において汚染レベルの異なる複数のコロニーのフィールド調査結果から得られた

もので、卵中TEQと卵死亡率はともにコロニー単位のデータである。また、卵中TEQ

はH4HEバイオアッセイによるものである。ここで、カワウにもこの関係があてはま

ると仮定する。本研究では、Ludwigらによる式3－5を計算に使用した。データがTi皿itt

らのものより新しいこと、サンプル数が多いこと、回帰式の定義域x（卵中TEQ）と

値域y（卵死亡率）の範囲が広いためである。Ludwigらの回帰式3－5に1974～1986

年の卵中TEQ推定値240　TEQ（bird）P9／9　wet　wt．　basisを代入すると、この間の卵死亡

率は21％となった。

3．3．3．3ダイオキシン類曝露無しの場合の人ロ学的パラメータ

　3．3．3．1、3．3．3．2で得られた値より、ダイオキシン類への曝露が無い時の内的自然増加

率r、齢構成推移行列M、環境収容力Kを求める。

　ダイオキシン類の曝露は卵死亡率にのみ影響し、産卵数，ヒナの生存率には影響しな

いと仮定すると、3．3．3．1で求めた曝露下の齢別繁殖率五と曝露の無い時の繁殖率五に

は式3－6の関係がある。

式3－6　fi：fi’×（100　－s）／（100一α）

αは3．3．3．2で求めた曝露下の卵死亡率、εは曝露の無い時の卵死亡率である。卵はダイ

オキシン類の曝露が無くても艀化率は100％にはならないが、曝露の無い時の卵死亡率

εは不明のため、ここではεは回帰式3・5のy切片とした（x＝0のときのyの値）。

式3－6に3．3．3．1で得た五’，3．3．32で得たαを代入し、曝露の無い時の齢別繁殖率fiを計

算した。

　齢別生存率piは曝露の有無で変わらないとすると、一行目の値に丘をとる曝露の無

い時の齢別推移行列Mが得られる。Mの最大固有値λより曝露の無い時の内的自然増

加率r（lnλ）が計算され、0．405となった。

　次に曝露が無い時の環境収容力Kは以下のようにして求めた。式3・1Mt＋1）＝

∧《θ昧ρ［r（1・A（t）／閲は、r／K＝βとおくと式3・7のように書きi換えられる。βは種内

の競争係数で定数と考えられることから、式3・7の最右辺より、rが変化する場合r／

β（すなわち幻は同じ割合で変化することになる15。この関係（ノ／rc＝r，／幻より、

Kが求められる。

品N（t　＋1）一　N（t）　・　exp［r（1－・2v（t）／K）］一　N（t）・
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3。3．4個体群レベルの影響評価

3．3．4．1ダイオキシン類曝露による内的自然増加率の変化

（1）卵中TEQと内的自然増加率の関係

　1974－－1986年のダイオキシン類汚染レベルにおけるカワウ集団は、ダイオキシン類

曝露の無い場合に較べて、内的自然増加率は、r’／r　＝＝O．360／0．405　・　89％に低下し

ていた推定されたことになる。

　さらに、卵中TEQと内的自然増加率の関係を調べるために以下のような計算を行っ

た。このような計算により、卵中TEQがxとなるような曝露を受け続けている集団の

内的自然増加率が推定できる（結果は図3－2　卵中TEQと内的自然増加率の関係）。

　　③式3．6　’刀×（100　－s）／（100　一一　a）のαに式3・5のyを代A。

　　。行列M’の＿行目のf’に式3．6　仁万’×（10e　一一　s）／（100　一一　a）のf’をイ坑

●　卵中TEQであるxにいくつかの値を入れ（例えば100、200…）、そのときの

　M’の最大固有値λ’より曝露xのときの内的自然増加率r’＝・1nλを計算。

（2）底質中TEQと内的自然増加率の関係

　また、底質中TEQと内的自然増加率の関係を調べるために、以下のような計算を行

った。まず底質中濃度から卵中TEQを計算し9、それから前項（1）の方法で内的自然

増加率を推定した。その際、卵中TEQは底質中ダイオキシン類のコンジェナー毎の濃

度から算出しているので、底質中のTEQが同じであってもコンジェナーの組成が異な

れば卵中TEQは同じにはならない。コンジェナー毎に生物底質濃縮係数や体内半減期

が異なるためである。

　そこで、Yaoら10による東京湾底質コアサンプル中のダイオキシン類濃度データのう

ち、3つの期間（1967－1972、1977－1981、1991－1993年）のコンジェナー組成比

を使い、それぞれの場合で計算を行った。各々の期間は、底質中ダイオキシン類濃度が

最も高かった時期、本解析（不忍池のカワウへの影響評価）の対象期間、コアサンプル

中の最新の期間にそれぞれ相当する。

　（1）と同様に底質中のTEQがとる値を変化させ、その時の卵中TEQを計算後、内

的自然増加率を計算した（結果は図3－3　底質中TEQと内的自然増加率の関係）。
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3。3．4．2ダイオキシン類曝露による延べ個体数の変化

　ダイオキシン類曝露によって卵死亡率が上昇すなわち繁殖率が低下することにより、

集団の増殖率は下がり個体数は減少する。ここでは、観察された個体数（N’とした）は

そのように減少した結果であるとみなしている（図3－1参照）。

　曝露のある場合の個体数は、式3・1　　N（t＋1）＝：　N（t）・expレ（1－1W）／K）］　　に

ピニ0．360，宮・958と初期値N’（0）＝125を代入し各年の個体数を計算した。一方、

3．3．3．3で推定したコントロール集団の増殖率により、曝露の無い場合の個体数の推移を

計算した。FO．404，　K＝1070を式3・1に代入し、初期値N（0）＝125は同じとした。125と

いうのは、観測個体数の半分であり、性比は1と仮定した。

3．4結果

3。4。1卵中TEQと内的自然増加率の関係

　卵中TEQとの内的自然増加率との関係を図3－2に示した。卵中のTEQが横軸に示

す濃度となる曝露を受けつづける集団の内的自然増加率をプロットしたものである。縦

軸は左に内的自然増加率、右に曝露の無い時の内的自然増加率rとの比（r’／r）をとっ

た。y切片は、ダイオキシン曝露が無いときの内的自然増加率に相当する。

　これより、たとえば、1998年に東京で採取されたカワウ卵の平均ダイオキシン類濃

度220TEQ（bird）P9／9　wet　bassisでは、内的自然増加率は曝露のないコントロール集

団と比較して89％に低下すると推定された。

0．4

瓢

＄　o．3

h
㌔

100％

80％｛

0．2　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　60％

　　0　　　　　　　　200　　　　　　　400　　　　　　　600

TE　Qs　in　egg，　pg－TEQ（WHO・・bird）1g　wetwt．　basis

図3－2　卵中TEQと内的自然増加率の関係
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3．4．2底質中TEQと内的自然増加率の関係

　前節では横軸は卵中TEQだったが、環境中濃度として横軸に底質中TEQをとり、

内的自然増加率との関係図を作成し、図3・3に示した。

　これより、たとえば、1991～1993年の東京湾底質中ダイオキシン類濃度43

WHO・TEQ（mamma1）P9／9　dry　bassisでは、内的自然増加率は曝露のないコントロー

ル集団と比較しての約91％に低下していたと推定された。

0．4

Σ

90．3
こ

0．2

＋1991－1993

＋1977－1981

＋1967－1972

100％

80％

60％

40％

20％

0％

⊇

0　　　　　20　　　　40　　　　60　　　　80　　　　100

　　　　　　TEQs　in　sediment

　pg－TEQ（WHO－mammal）1g　dry　wt．　basis

　　　　　　　　　図3－3　底質中TEQと内的自然増加率の関係

　図3・4の3本の線は、前述したとおり、東京湾底質コアサンプル中のダイオキシン類

濃度データのうち、3つの期間（1967－・・1972、1977－・1981、1991－1993年）のコン

ジェナー組成比を使い、それぞれの場合で計算を行った結果である。各々の期間は、底

質中ダイオキシン類濃度が最も高かった時期、本解析（不忍池のカワウへの影響評価）

の対象期間、コアサンプル中の最新の期間にそれぞれ相当する。

3．4．3ダイオキシン類曝露による延べ個体数の変化

　内的自然増加率の低下率よりも直感的にわかりやすい尺度として、ダイオキシン類曝

露がある時と無い時で推定される延べ個体数の比を試算した。図3－4に、ダイオキシン

類の曝露がある場合もしくは無い場合に予測される個体数の経年変化のシミュレーシ

ョン結果を示した。

　N’（△のプロット），N（○のプロット）それぞれの時間積算値の比（ΣN’（七）／ΣN（t））

を、ダイオキシン類曝露による個体群レベルの影響の尺度とした。1974～1986年の汚
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染レベル（推定卵中TEQ　240　wHO・TEQ（bird）P9／g　wet　bassis）の曝露を受けっづけ

る集団の個体数（△のプロット）の時間積算値は、曝露なしの集団のそれ（○のプロッ

ト）の約86％に低下していたと推定された。
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江
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　丁ime，　year

10　　12

　　　　図3－4　1974～1986年の推定個体数推移
（○はコントロール集団の個体数、△は曝露集団の個体数）

3．5考　察

3．5．1内的自然増加率の推定方法について

　本章における解析では、内的自然増加率をダイオキシン類曝露による個体群レベルの

影響尺度の一っとした。内的自然増加率は集団の個体数や存続性に密接に関連してお

り、化学物質の個体群レベルの影響指標として重要なパラメータである1・2，16。

ECOFRAMaの報告書においても、個体群レベルの影響のエンドポイントとして挙げられ

ている17。

　しかし、野生生物集団の内的自然増加率を推定するのはNakarnaruらが指摘している

ように18、簡単ではない。さらに、化学物質の影響を評価するには曝露を受けていない

対照集団の内的自然増加率も推定する必要がある。

aEcological　Committee　on　FIFRA　Risk　Assessment　Methodsの略。　FIFRA（Federa1　lnsecticide，　Fungicide，

　and　Ro　denticide　Act；連邦殺虫剤殺菌剤殺鼠剤法）における農薬の駆除対象外生物に及ぼす悪影響の確

　率と大きさを予測する手法および手順を開発する目的で設置された組織。
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　化学物質の曝露を受けていない集団の内的自然増加率rを推定する一つの方法は、汚

染の少ない場所で個体数の少ない状態から増殖している集団のセンサスデータを使う

ことである。この方法によりSiblyらはハイタカ個体群の内的自然増加率を推定してい

る19。汚染の少ない場所において、個体群増殖率の個体数に対する回帰直線をとり、そ

のy切片を化学物質の影響の無いときの内的自然増加率としている。Nakmaruらは、

セグロカモメの内的自然増加率を、対象地域の近くに新たにできた個体群の倍化時間を

使って推定している18。

　本研究のカワウの場合は、対象個体群は曝露を受けているとみなすのが妥当であり、

さらに、関東地方で当時唯一の集団繁殖地の集団であった。そのため、汚染のない地域

のセンサスデータを使う方法はとれない。以上のことから本研究では、3．3．1推定方法

の概要で示したように、対照集団の内的自然増加率を対象期間1974－1986年の間の推

定曝露レベル（Ωで表す）を通じて逆算するという方法を提示した。推定曝露レベルΩ

は対象期間で一定と仮定しており、卵中TEQ濃度で表現している。Ωという曝露でr’

という内的自然増加率を示す集団は、曝露を受けないときには内的自然増加率rがどれ

ほどになるか、という考え方である。

3．5．2推定曝露レベルΩの個体群レベル影響指標に対する

感度解析

　汚染のない対照集団の内的自然増加率rを推定曝露レベルΩから逆算するというこ

とは、Ωの推定値によって個体群レベルの影響指標r’やr’／rが左右されるということ

になる。そこで、Ωのr’やr’／r、さらに延べ個体数ΣN’やその比ΣN’／ΣNへの感度解

析を行った。

　本解析でΩの推定値は、3．3．3．2ダイオキシン類曝露による卵死亡率で示したように

240［P9・TEQ（bird）／g　wet　wt．　basis］であった。それを基準としてΩを±25％、±50％、

±100％と増減させたときのr’とr’／r、およびΣN’とΣN’ノΣNの変化を調べた。

　図3・5a，　bの5本の軌跡は、Ωを変化させたときのr’（図3・5a）とr’／r（図3・5b）

の変化を示す。図3－5aのy切片は、曝露が無いときの内的自然増加率rを意味する。

図3・5aより、例えばΩの推定値が240のとき、卵中濃度が220［P9・TEQ（bird）／g　wet　wt．

basis］だった場合、　r’は0．364と計算される（横軸が220のときの軌跡一㊦一上）。Ω

の推定値が倍の480になると（＋100％）、卵中濃度220のときのr’は0．418となり、

Ωが240のときより約15％大きく見積もられる（横軸が220のときの軌跡一△一上）。

それに対して図3・5bより、Ωが240から480になったとき、卵中濃度220における

r’／rは90％から91％と1％しか変化しない。

3－11



　同様に、図3－7a，　bの5本の軌跡は、Ωを変化させたときの対象期間の延べ個体数Σ

N’（図3－7a）と延べ個体数の比ΣN’／ΣN（図3－7a　b）の変化を示す。図3・7aのy切片は、

曝露が無いときの延べ個体数ΣNに相当する。

　図3－6a，bより、例えばΩの推定値が240から480に倍になったとき、卵中濃度が

220［P9－TEQ（W且O・bird）／g　wet　w七．　basis］だった場合、ΣNは7230から8680に約

20％変化するのに対して（横軸が220のときの軌跡一⑤一上）、ΣN’／ΣNは87％から

88％へと1％しか変化しない（横軸が220のときの軌跡一△一上）。

　以上の感度解析により、r’／rやΣN’／ΣNなどの対照集団に対する曝露集団の比を個

体群レベルの影響の指標とする場合は、推定曝露レベルΩに大きく左右されないことが

確認された。比をとる場合、分子と分母の両方にΩが組み込まれているためにΩの効果

が相殺されるためと考えられる。
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3．5．3推定結果の解釈

　本章における決定論的解析により、東京湾周辺のカワウは、ダイオキシン類への曝露

による卵死亡率の上昇という単独の影響のみによっては、個体数の減少には至らなかっ

たであろうと推定された。

　関東地方におけるカワウは1970年代の初頭に170羽まで減少したと報告されている

7。成末らは、個体数減少をもたらした主な要因に、東京湾岸の浅瀬や干潟、内陸の湿

地が失われたことによる集団繁殖地や採餌場の喪失、水質汚濁による魚類の減少や透明

度の低下による採餌効率の低下を挙げている7。福田らは、水辺環境が悪化する前の時

期にカワウが大幅に減少した最大の原因として、無秩序な狩猟が考えられるとしている

20。1923～1946年の間、毎年全国で5000羽以上が狩猟されていたという20。1949年

以降は狩猟や駆除の記録がなくなったが、それに水辺環境の悪化が引き続き、そして

1970年代初頭以降、個体数は急速に回復した。

　この状況は、北米五大湖におけるミミヒメウの状況と類似している。’Weselohらによ

れば、五大湖において1970年代初頭までに絶滅しかけたミミヒメウは、その後劇的に

個体数が増加した12。また、デンマークやオランダ、ドイツ等の欧州におけるカワウの

個体数の推移とも類似している21。

　本解析によれば、ダイオキシン類の影響は東京湾周辺のカワウの個体数減少の一因と

なったであろうが、支配的要因ではなかったと推察された。なぜなら、底質中ダイオキ

シンi類濃度が最も高かったとき（1967・1972）10の卵中濃度は井関によれば450

［P9－TEQ（bird）／g　wet　wt．　basis］と推定されたが9、そのときの内的自然増加率はo．32

と予測され、この値は個体数を回復するのに十分な大きさだからである。
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3．6まとめ

　本解析は、日本におけるダイオキシン類曝露による野生生物への影響を個体群レベル

で評価したはじめての試みである。

　1974～1986年における上野不忍池のカワウを対象とし、東京湾底質中のダイオキシ

ン類によるカワウ集団への個体群レベルの影響をいくつかの単純化した仮定のもとで

定量的に推定した。

　本章の解析により以下の結果が得られた。

1．東京湾周辺のカワウ個体群の人口学的パラメータ（齢別繁殖率、生存率、内的

　　自然増加率）を推定した。

2．1974～1986年のダイオキシン類の推定曝露レベルにおいて、カワウ集団が被

　　っていた影響は、以下のように予測された。対照集団と比較して

　　・内的自然増加率は89％に低下

　　・延べ個体数は86％に低下

3．対象期間およびそれ以前の汚染レベルの高かった時期においても、東京湾周辺

　　のカワウは、ダイオキシン類への曝露による卵死亡率の上昇という単独の影響

　　のみによっては、個体数の減少には至らなかったであろうと推定された。

4．実在した集団の推定曝露レベルから、比較対照とするコントロール集団のパラ

　　メータを逆算する方法を提示した。

5．推定曝露レベルの影響尺度への感度解析を実施した。曝露個体群と対照個体群

　　の内的自然増加率や延べ個体数の絶対値ではなく、比を影響尺度とするなら

　　ば、その尺度は推定曝露レベルに大きく左右されないことを確認した。

　本章の解析は、平均的な値を使った決定論的点推定であり、確率論的解析ではない。

つまり、個体群を構成する個体はすべて同レベルの曝露を受け、影響を被る場合を想定

した解析である。

　曝露解析から確率論的解析を行うことによって、影響の大きさをその起こり得る確率

とともに示すことができれば、リスク管理により有用な情報を提供できると考えられ

る。次章では、本章における個体レベルの影響を個体群レベルへ外挿する手法を踏まえ

っっ、確率論的リスク推定方法を適用し、ダイオキシン類の生態リスク評価の詳細化を

図るもとのする。
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第4章カワウにおける確率論的な

ダイオキシン類の生態リスク現況評価

4．1はじめに

　前章におけるダイオキシン類のカワウ個体群への影響評価は、平均値等を使った決定

論的点推定であったため、起こり得る確率については情報が得られなかった。そこで本

章では、曝露や毒性への感受性に個体差を考慮する確率論的リスク評価に発展させた。

また、前章では過去の影響を評価したのに対し、本章では現在の日本の汚染レベルにお

けるリスクの定量化を意図した。

　卵の死亡という個体レベルの影響を個体群レベルに外挿した前章での手法を踏まえ、

カワウが環境中のダイオキシン類に魚食という経路で曝露し、曝露に応じて卵死亡率が

上昇すると、将来の個体数にどのように影響するかを個体数減少リスクで表現した。曝

露や毒性への感受性に確率分布を考慮する確率論的リスク評価手法と、保全生態学の分

野で使われる個体群存続可能性分析を連結させて解析を行った。

　4．2では、評価を行う地理的なスケール設定し対象とするコンジェナーを選定した。

4．3問題の明確化では、環境中のダイオキシン類と個体群レベルのエンドポイントを結

び付ける概念モデルを構築した。4．4曝露評価では、環境中のダイオキシン類の濃度か

らカワウ卵中濃度を予測した。4．5影響評価では、個体レベルのエンドポイントである

卵の死亡に関して、卵のダイオキシン類に対する耐性の分布を推定した。4．6個体レベ

ルのリスク評価では曝露評価、影響評価の結果を統合し、ダイオキシン類の曝露による

卵の死亡リスクを推定した。4．7個体群レベルのリスク評価では、個体レベルの卵の死

亡リスクが将来の個体数に及ぼす影響を、個体数減少リスクとして推定した。4．8感度

解析では、曝露評価モデルと個体群動態モデルの感度解析を行った。
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4．2評価対象の場所とスケールおよび

対象コンジェナー

4．2．1場所とスケー・ル

　東京湾周辺のカワウ個体群を対象とした。東京湾は日本において最も人間活動による

影響を受けている内湾であり、また東京湾に接して日本におけるカワウの二大コロニー

の一つが存在するためである1。

　1970年代初頭から1980年代半ばまで、関東地方におけるコロニーは不忍池のみで

あったが、その後コロニーは分散した。1990年代には不忍池のほか浜離宮庭園、江東

区新砂貯木場などで営巣が報告されている2。

　本解析では、東京湾周辺のカワウを一っの個体群とみなした。

4．2．2対象コンジェナー

　PCDDs，　PCDFsとco－PCBsのうち、対象としたコンジェナーは15コンジェナーで、

2，3，7，8・tetrachlorodibenzo－p－dioXin（TCDD），1，2，3，7，8・pentachlorodibenzo㌧p－dioXin

（PeCDP），　　　　　　　　　2，3，7，8一七etrachlorodibenzofuran　　　　　　　　　　（TCDF），

2，3，4，7，8－pen七achlorodibenzofuran　（PeCDF），　1，2，3，4，7，8・hexachlorodibenzofuran

（HxCDF），1，2，3，6，7，8－hexachlorodibenzofuran，2，3，4，6，7，81hexachlorodibenzofuran，

3，3’，4，4’・tetrachlorobiphenyl　（PCB　77），　3，4，4’，5・tetrachlorobipheny1　（PCB　81），

3，3’，4，4’，5二pentachlorobipheny1　（PCB　126），　2，3，3’，4，4”pentachlorobipheny1　（PCB

105），　2，3’，4，4’，5・pentachlorobipheny1　（PCB　114），　2，3，4，4’，5’pentachlorobipheny1

（PCB　　　　118），　　　2，3，3’，4，4’，5・hexachlorobipheny1　　　（PCB　　　　156）　　　，

2，3，3’，4，4’，5’－hexachlorobiphenyl（PCB　157）である。

　これらの選定基準は、カワウ卵中の総TEQに占める各コンジェナーTEQの平均寄与

率（n＝99）が0．2％を超えるものとした3・4。この15コンジェナ・一一・一の平均寄与率の総

和は、総TEQの平均値の99．5％以上を占める。

　図4－1にカワウ卵中のTEQに占めるコンジェナ・一一の平均寄与率を示す。最も寄与の

大きいコンジェナ・一一一・・は3，3’，4，4’，5・PCB（PCB126）の約45％であり、ノンオルソPCBの

3コンジェナー（PCB　77，81，126）で全体の約67％を占める。
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図4－1　カワウ卵中TEQに占めるコンジェナーの寄与率

環境省（n＝90）3および井関．（n＝9）4のデータをあわせた合計99卵の
データより計算、作成。

4。3問題の明確化

　ここでは、評価エンドポイントを明確化するとともに、環境中のダイオキシン類汚染

と評価エンドポイントを関連付ける概念モデルを構築する。

4．3．1評価エンドポイント

　第2章における鳥類べのダイオキシン類の影響のレビューを踏まえ、個体レベルのエ

ンドポイントは卵（胚）の死亡とした。個体レベルのエンドポイントを外挿して得られ

る個体群レベルIZ）評価エンドポイントは、現存個体数に対する10年後の個体数20％減

少リスクとした。

　個体群レベルの評価エンドポイントには、ほかにも絶滅、準絶滅などがある。しかし、

カワウにっいては増殖能力が高くまた現存個体数も多いため、環境変動を極端に大きく

しないかぎり、シミュレーションによって絶滅や準絶滅リスクを検出することができな

い・。そのため、ここでは終端（termin．a1）個体群減少リスクを影響尺度とした。実際に

・自然界においては、災害や疫病等のカタストロフィが起こり得るため絶滅リスクは0とはならない。こ
　こでのモデルにはカタストロフィは組み込んでいない。

4・3



は個体群レベルのリスクを準絶滅曲線で表現するため、ある期間後の任意の減少リスク

が得られる。

　リスク評価のエンドポイントとして　“どうしても起こってほしくないこと”という

観点からすれば絶滅や準絶滅のほうが相応しく、わかりやすいが、種を選ぶという意味

で汎用性には欠ける面がある。

4．3．2概念モデル

　環境中のダイオキシン類が鳥類個体群の個体数に影響を及ぼす一連の流れを図4・2

に示した。ダイオキシン類が魚食という曝露経路で鳥の体内に蓄積し、体内で卵に移行

する。卵中のダイオキシン類濃度に応じて卵死亡率が増加し、それが将来の個体数を左

右するという流れである。

　概念モデルは多くの仮定に基づいている。仮定の多くは情報不足によるが、利用でき

る情報は最大限に組み込むとともに、根拠の薄い新たな仮定が少なくてすむモデルの構

築を念頭においた。主な仮定は以下の通りである。

1．

2．

3．

4
5．

6．

7．

カワウのダイオキシン類への曝露経路は魚食のみとする。

魚は東京湾や河川の底質中ダイオキシン類で汚染されている。

カワウは東京湾沿岸域と活動域内の河川で採餌する。

ダイオキシン類への曝露による影響は卵（胚）の死亡のみとする。

卵の死亡率は卵中のダイオキシン類毒性等価量TEQに依存する。

東京湾周辺の集団を一つの個体群とみなす。

個体群に移入や移出はない。
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図4－2　概念モデル

p・PCA且：planar－polychlorina七ed　aromatic　hydrocarbons．ダイオキ

シン類のこと。
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4。4曝露評価

　曝露評価では環境（底質）中のダイオキシン類濃度からカワウの卵中ダイオキシン類

濃度を予測する。曝露評価の結果は、卵中のTEQで表した曝露の確率密度分布である。

4．4．1曝露評価方法

　カワウの卵中ダイオキシン類濃度を予測する曝露評価モデルは以下のとおりである。

まず式4・1でn個の底質中コンジェナープロファイルより、n匹の魚中濃度の平均値を

コンジェナーごとに求める。次に式4－2で魚中濃度の平均値に魚カワウ卵の生物濃縮

係数を乗じて卵中の濃度を求め、コンジェナーごとに求めた濃度を毒性等価係数TEF

で毒性等価量TEQに統合する。また、脂肪含有率を乗じて湿重量あたりに換算してい

る。

　　　式4－1c％h　＝：lr］S　Cg，d－，・BsA，F”

　　　　　　　　　　nプ1；

　　　式4－2　TEρ，g9　＝Σc｝sパBMF’・L，g9・TEIF、’、rd

　　　　　　　　　　　　∫＝1

cifish

cised」

BSAFi

TEQ，g9

BMFi

Legg

TEFも丘、

：コンジェナーiのn匹の魚（脂肪）中濃度の平均値（pg／g　lipid
　weight　basis）

：底質コンジェナープロファイルjのなかのコンジェナーiの
　底質（乾泥）中濃度（pg／g　sediment　dry　weight　basis）

：コンジェナーiの生物一底質濃縮係数（biota－sediment
　accumulation・factor）。魚中濃度（脂肪当たり）／底質中濃度
　（乾泥当たり）

：鳥類卵中のダイオキシン毒1生等価量（wHO－bird）（Pg　TEQs／g　egg
　wet　weight　basis）

：コンジェナーiの生物濃縮係数（biomagni飽甜on』tor）。鳥
　類の卵中濃度（脂肪当たり）／魚中濃度（脂肪当たり）

：鳥の卵中脂肪含有率

コンジェナーiの鳥i類の毒性等価係数（WHぴbird）5

　式4・1で魚の平均値を求めるのは以下の考え方に基づいた。BMF＝Ci。gg／Cifi、hの分母

である魚中のダイオキシン濃度は、卵へ物質が蓄積する産卵に先立つ前の期間の平均的

な魚濃度とみなすのが妥当である。そのため、ここではニワトリにおいて卵黄が急速成

長する期間7～10日を参考にし6、その間にカワウが食べる魚の個数としてn＝30とし

た（採餌量が約500g／日7の7～10日分）。なお、鳥において、食物経由のPCBはすみ
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やかに鳥体内に吸収されて体内の各部位に脂肪含有率に応じて配分されること、また、

PCBの体内濃度は渡りによる餌の変化や産卵によってすみやかに変化することが報告

されている8。

　これらの式の中で、TEFibird以外のパラメータは確率分布で与えた。ソフトウェア

Crystal　Ball　version4．0（Decisioneering，　Inc．　Denver，　CO，　USA）を使ってモンテカル

ロシミュレーションによりTEQ，g9の確率分布を求めた。シミュレーションの際、以下

の情報を組み入れた。

　対象地域のカワウは海の魚と川の魚の両方を食べているため、式4・1では底質中コン

ジェナープロファイルを海域のものと川のものの両方からサンプリングするようにし

た。海の魚と川の魚の比率は、カワウの羽根中の炭素の安定同位体比C13／C12の分析報

告値に基づいた。Mizutaniらは不忍池のカワウの羽根（n　・46、1984～1989年の期間）

を分析し、炭素の安定同位対比よりカワウの海域と陸域の資源への相対的な依存度を推

定した9。ここではMizutaniらの報文のFig．1に基づき、下表のデ・一・…タをシミュレー

ションに組み込んだ。

表4－1　カワウの海起源の魚と川起源の魚への依存度

川への依存度

Cへの依存度
100％

O％

82％

P8％

70％

R0％

58％

S2％

46％

T4％

34％

U6％

0％

P00％

集団中の割合 17％ 9％ 4％ 11％ 13％ 22％ 24％

（Mizutaniらの報文9のFig．　1に基づき計算）

　例えば、集団の24％は海の魚のみ、17％は川の魚のみを食べ、その他は様々な割合で

両方の魚を採餌しているということになる。一つのTEQ，g9を計算するために30の底

質中コンジェナープロファイルをサンプリングするが、その30の内訳に表4・1の依存

度を用いた。具体的には、1～100の整数の乱数を発生させ、1～17が出れば河川データ

のプロファイル群から30サンプリングし、18～26では河川データから30×0．82≒25、

海域データから5つサンプリングするような計算シs・・一一トを構築した。これを10000回

反復計算し、1万個のTEQ，g9を生成させた。

　これにより、カワウ集団の採餌行動の空間分布について、海域と陸域という2種類の

採餌場所への依存度については定量的なデータに基づき曝露シナリオに組み込まれた

ことになる。

　また、シミュレーションの際にコンジェナー間の相関についても考慮した。魚や卵中

のダイオキシン濃度は、コンジェナー間の相関が認められる。この傾向をシミュレーシ

ョンに組み込むため、BSAFとBMFのコンジェナー間に相関を仮定した。　BSAFのコ

ンジェナー間の相関係数は、魚中濃度のモニタリングデータを用い、総TEQへの寄与
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率が最大のPCB　77と各コンジェナー間の相関係数を求め、当てはめた。　BMFのコン

ジェナー間の相関係数は、卵中濃度のモニタリングデータを用い、総TEQへの寄与率

が最大のPCB　126と各コンジェナー間の相関係数を求め、当てはめた。

　コンジェナー間に相関を仮定することの妥当性を確認するため、相関を仮定する場合

としない場合でそれぞれシミュレーションを行い、結果を実測値と比較した。魚、卵の

濃度とも、相関の有無によってコンジェナー・・別の濃度や総TEQへの寄与率の平均値は

実測値をおおむね再現するが、相関を仮定しない場合は濃度や寄与率のばらつきが大き

く、相関を仮定することの妥当性が確認された。

　底質中濃度から鳥の卵中濃度を予測するこのモデルの考え方は以下の通りである。底

質はダイオキシン類の最終的な貯留場所と考えられる。そこから魚へ蓄積する経路は

水、浮遊粒子状物質、底生生物やプランクトン、小魚等を介すると考えられる10。ここ

では、モニタリングデータ等の情報量の多い底質中濃度と魚類中濃度データを活用する

ため、その濃度比のBSAFを使うことにした。例えば東京湾においては底質、水質、

魚類について1990年よりモニタリング調査が行われているが、水中濃度は検出されな

いコンジェナーが多い。また、魚類以外の生物中のダイオキシン類濃度データは少ない。

魚類中濃度を予測するモデルはいくつか提案されているが、多くのパラメータを使うこ

と、パラメータに関する情報が少ない場合、新たな仮定を加えていくことより不確実性

が増大すること、魚類中の濃度予測が目的ではないことから、ここではBSAFを使う

のが妥当と考えた。

4．4．2パラメータの推定

曝露評価で用いたパラメータを表4－2に示した。各々の求め方は以下の通りである。

4．4．2．1ダイオキシン類の底質中濃度Csed

　式4・1に示すように、底質中のダイオキシン濃度はコンジェナー組成の情報を保持す

るため、コンジェナープロファイルをセットで扱った。各コンジェナー濃度は互いにラ

ンダムな値をとるのではなく、場所によって固有の組成をもつためである。

　東京湾周辺のカワウ卵中濃度予測のための底質中濃度は、東京湾沿岸および、関東地

方（千葉県、茨城県、埼玉県、東京都、神奈川県）の河川のデータを用いた。東京湾底

質については1998～2000年度のデータ11・・12・・13・・14，・15・・16・　17，　18・　19・　20で26サンプル、河川底質

については1999年度のデータ14で21サンプルである。東京湾については、東京湾周

辺のカワウの採餌場所が羽田から谷津にかけての沿岸という情報21に基づいて選定し

た。河川については、カワウの行動範囲がコロニーからおよそ20数kmという情報21

に基づき、コロニーから約25km以内の底質のモニタリング調査地点のデー一タとした。
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この間のモニタリングデータは現在の東京湾周辺のダイオキシン類汚染を反映してい

るものとみなし、年度を区別せずに扱った。1998年度以前のモニタリングではコプラ

ナーPCBが調査対象に含まれていないため、それ以降のデL－・・…タとした。

　ちなみに、東京湾の底質コアサンプルによるダイオキシン類の経年変化によれば、東

京湾底質中のダイオキシン類濃度は、1990年代以降横ばいないしわずかに減少傾向に

あることが報告されている22（3－3ページの図3・1参照）。

　底質中濃度の統計量を表4－2に示した。

4．4．2．2底質一魚間の生物濃縮係数BSAF

　コンジェナー別のBSAFの分布を得るため、ダイオキシン類の東京湾における魚中

濃度2ぴ2425，26と底質中濃度11・14・27・28を使った（1996～2000年度）・。魚と底質の両方が

測定されている4つのモニタリング地点のデータを計算に用いた。東京都のモニタリン

グ調査により、毎年一地点につき一つないし二つの底質中濃度と6～12検体の魚中濃度

が測定されている。したがって、一地点一年ごとに、底質サンプル数×魚サンプル数　の

BSAFが計算できる。コンジェナ・一ごとにBSAFの値をプール，L．て頻度分布をつくり

対数正規分布を当てはめて分布を決定した。15のコンジェナーのBSAFの幾何平均値

（GM）と幾何標準偏差（GSD）を表4・2に示した。

　BSA［Fを求めるのに使用した魚の種は、コノシロ（Kon　osfrus、p　uneta　tus）（n＝50）、ボ

ラ（Mu8r7　eephalus　ceρhalus）（n＝50）、スズキ（Latθolabraxiaρonieus）（n＝49）、マア

ナゴ（Conger　myruaster）（n＝4）、マハゼ（Aean　th　ogoblus」fla　va’m　an　us）（n＝4）の5種

である。これらはいずれも、東京湾周辺のカワウの餌として記録があるものである29。

　BSAFを左右する様々な要因、すなわち魚種、魚の成育段階や脂肪含有率、場所、底

質の性状等が渾然となって、これらBSAFの分布を形成していると考えられる。した

がって、この分布により、環境におけるBSAFの変動性（variability）を組み込んだもの

と解釈した。

4．4．2．3魚一鳥の卵間の生物濃縮係数BMF

　コンジェナーごとの魚から鳥の卵への生物濃縮係数8MFの確率分布は、東京湾の魚

中濃度と23’26、東京湾周辺のカワウ卵中の濃度3・4を用いて計算した。

・底質中ダイオキシン濃度Csedでは1998・2000年のデータでBSAFでは1996・2000年のデータである理
　由は以下の通りである。前者ではコンジェナープロファイルの情報が得たかったため、対象コンジェナ

　ーの含まれる（コプラナーPCBsが測定対象となった）年度以降のデータを使った。後者BSAFではコ
　ンジェナー別の値を求めるため、コプラナv・－PCBsが測定されていないデータも使用した。ただし、1995

　年以前はダイオキシン類の検出限界値が高く、検出されないコンジェナーが多いため1996年度以降の
　データを用いた。
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　BMFの分母である魚中のダイオキシン濃度にっいては、個々の魚の濃度ではなく、

産卵に先立つ期間にカワウが食べた魚の平均レベルを反映しているものとみなしたこ

とから（p．4－6参照）、BMFの計算の前にコンジェナー別の魚濃度平均値の分布を以下

のように求めた。

　カワウは海と川の両方の魚を食べているため、東京湾の魚データ（n＝97）23・24，25，26

と淡水魚のデ・・一・一タ（n＝・47）30の両方を計算に使った。海の資源と陸の資源への依存度

のデータより（表4－1）、両餌場への平均依存度は海：川＝53：47となる。この割合で

海のサンプルと川サンプルから合計30サンプルをランダムサンプリングし、そのコン

ジェナーごとの濃度の平均値をモンテカルロシミュレーションで求め（10000回）、対

数正規分布をあてはめた。

　一方、カワウ卵中のダイオキシン類濃度にっいてもコンジェナーごとに頻度分布を作

成した。各確率または頻度分布よりランダムに値をサンプリングし、BMF（卵中濃度

／魚中濃度）を10000個生成させた。得られた頻度分布に、Crys七al　Ba114．0により対

数正規分布を適合させた。得られたBMFの確率分布を表4・2に示した。

4．42．4卵中脂肪含有率　Legg

　99個のカワウ卵の実測値3・4に正規分布をあてはめ、平均5．0、標準偏差0．88％とな

った。
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表4－2カワウの曝露解析に用いたパラメーター覧

Symbo1 Csed　in　coast　　Csed　in　river BSAIF BMF

unit
pg／g　sediment　dry　weight

　　　　　　basis

GM土GSD　　GM士GSD

unitless
（hpid／dry）

GM±GSD

unitless
（lipid／lipid）

GM土GSD

2，3，7，8－TCDD

1，2，3，7，8－PeCDD

2，3，7，8－TCDF

2，3，4，7，8－PeCDF

1，2，3，4，7，8－HxCDF

1，2，3，6，7，8－HixCDF

2，3，4，6，7，8－HxCDF

PCB　77

PCB　81

PCB　．　126

PCB　105

PCB　114

PCB　118

PCB　156

PCB　157

0．48土3．03

　2．3±223

　5．5土1．89

　5．9士1．97

　12土2．04

　8．5土2．09

　12±2．51

560土2．74

　20土2．60

　18士3．43

950土2．59

　67土2．50

3200士2．51

290土2．62

　72土2．50

0．49士2．84

　1．4土3．72

2．1±4．56

3．6±4．54

5．3士4．86

4．9土4．31

7．5士4．53

　88土13．3

52土15．4

6．4土6．44

210土8．62

　11±8．92

620士9．02

　80土8．35

　18士9．14

8．34土2．58

3．18圭3．30

5．18圭2．16

3．76土2．44

0．19士2．62

0．28土2．44

0．58圭3．59

8．76土2．55

11．6±2．70

24．0土2．22

40．3圭2．88

50．4圭2．94

46．2土2．52“

41．7±2．44

42．5士2．37

10．0士1、54

12．7土1．57

0．18土1．98

9．70土1．50

13．8士1．66

11．0±1．49

6．65土1．64

0．70土1．97

14．8±1．79

20．4士1．81

17．4士1、90

14．4士2．08

19．8土1．83

21．5土1．82

20．9士1．78
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4．4．3曝露評価の結果

　モンテカルロシミュレーションを実施し、卵中TEQの確率分布を求めた。各パラメ

ータに与えた確率分布より値を取得し、一回の試行で30の底質中ダイオキシンプロフ

ァイルをサンプリングし、卵中のダイオキシン類のコンジェナープロファイルが一つ生

成される。毒性等価係数TEFを使って卵中TEQに総括し、10000個のTEQの値を得

た。TEQの頻度分布にCrystal　Ba114．oにより対数正規分布を適合させ、　i幾何平均値

（GM）は256（Pg　TEQs／g　eg9）、幾何標準偏差（GsD）は1．76となった。実測の99

卵の幾何平均値は178（Pg　TEQs／g　eg9）、幾何平均値は1．52である。

　図4－3に予測したカワウ卵中TEQ確率密度分布と、実測値99卵の頻度分布を示し

た。

O．0040

≧
巴

8
亘0．0020
五
呈

9
江

0．0000

0 200　　　　400　　　　600　　　　800

　TEQegg（pg　TEQs－bird／g　egg）

0．1

　　　言

　　　8
0．05呂
　　　9

　　L

　　0

1000

図4－3　曝露評価結果　力ワウ卵中TEQの確率分布

4．5影響評価

　影響評価では胚の死亡をエンドポイントにしている毒性試験のデータを用いて、カワ

ウ卵のダイオキシン類に対する耐性の分布を推定する。影響評価の結果は、卵中の

2，3，7，8，－TCDD濃度で表した耐性の確率分布である。

耐性（tolerance）という語は、そのレベル（ここでは卵中TEQ）以下では反応（こ

こでは卵の死亡）が起こらず、そのレベル以上だと反応が起こるレベルのことを指して
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いる31。閾値や感受性とも呼ばれる。耐性の分布は、各々異なる耐性をもつ個体から構

成される集団を表現することになる。

　プロビット解析のパラメータから集団の耐性分布を導く考え方を示す。

　数グループに分けた生物に対し、段階的に量を増やして対象物質を投与する。各グル

ープの死亡数を記録し、各投与群における死亡％から、それより一っ低い用量で死亡し

た生物の％を引いた値を縦軸に、投与量の対数を横軸に取ってプロットする（図4・4）。

つまり、縦軸の頻度は各用量で死亡した動物の％となり、曲線の下の面積は累積頻度と

なる。これを属性的用量一反応曲線と呼び、プロットは正規分布を示す。曲線の頂点は

分布の平均値で、生物の半数致死量（LD　50）を表す32。

　プロビット変換はLD　50を5として、属性的用量一反応曲線の標準偏差σごとに1

ポイントを加減する。プロビット変換によって用量一反応曲線は直線となる。図4・4

に示すように、この直線の傾きslopeは1／σとなっている。属性的用量一反応曲線の

分布が尖っているとslopeは大きくなり、逆に緩やかだと小さくなる。

　属性的用量一反応曲線は、横軸の各用量で死亡する生物の％であり、言い替えると、

個体の耐性あるいは閾値の分布ということができる。耐性というのは、個体が死亡しな

い最大用量ともいえる。プロビットモデルでは、耐性に対数正規分布を仮定しているこ

とになる。

　そこで、属性的用量一反応曲線を正規化してみると、以下のように表せる。

式4．3Z－1°g（t・leTance）一”1・9（LDsO） 10g（tolerαnce）－10g（Ll）50）

Z
tolerance

LD50

σ

slope

　　　　σ
：標準正規分布N（0，1）

：個体の耐性

・：半数致死量

：属性的用量一反応曲線の標準偏差

：プロビット解析の直線の傾き

1／sl・pe

式4・3を変形すると、耐性の分布は次のように表すことができる。

　　　式4．4t。1eranee　＝　LD50　．　10％・・p・

これより、LDsO（本研究ではLC50）とslopeの値が得られれば、標準正規分布の乱

数を使って個体の耐性をランダムに生成させることができる33。

　ここでは、LC50とslopeはカワウの近縁種ミミヒメウ（Pla7a　eroeo忠ax　a　uritUS）の

卵に2，3，7，8－TCDDを注入した毒性試験のデータ34を使って求めた。　Powelらの報告34

に記載されている元データを使ってLitchifield’Wilcoxonの方法に従い算出した。その
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際、ブランクデータはAbbottの式で補正した35。　LC50は3．7（μg／kg）、　slop　eは1．06

となった。これらの値と式4－3より、耐性は対数正規分布となり、GM＝3．7（μ9∠kg）、

GSD＝8．78［＝10∧（1／slope）］となった36。

S6
珊

ま5
吉

卜4

　　　　　LD50

@　一σ ＋σ

L 16

@用量
　　　　　　　L

kog（Dose）

84

　　　　　LD50

@　一σ 十σ

用量Log（Dose）

図4－4　属性的用量一反応曲線

4．6個体レベルのリスク評価

　個体レベルのリスク評価では、曝露評価の結果と影響評価で選定した毒性データを統

合し、卵の死亡リスクを推定する。

　ここで、耐性の定義から、曝露TEQ，g9が耐性toleranceを超えたらその卵は死亡し、

超えなければ生き残るとみなす。集団で考えると、式4・4で表される耐性分布をもった

集団が、図4－3のような確率分布の曝露を被る。そのなかで、ある耐性をもった個体が

それを超える曝露を受けたとき、死亡するという考え方である。したがって、卵の死亡

リスクαは以下の式で表すことができる。

式4－5α弍αω・8（x）dU
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a（x）

B（x）

：曝露評価結果であるTEQeg9の確率密度分布。　GM＝＝o．256（μ
9iCkg　egg），GSD＝1．76の対数正規分布

：影響評価結果である耐性の累積分布。GM・・3．7（μ≠g　egg），

GSD・・8．78の対数正規分布の累積分布

式4－5においてa（x）dxは卵中TEQがxである確率で、　B（x）は卵の耐性がx以下である

確率、すなわち卵中TEQがx以下で死亡する確率である。その積a（x）B（x）dxは卵中

TEQがxのときに卵が死亡する確率となる。それを全濃度区にわたって積分すること

により、卵の死亡リスクを求めていることになる。

　結果は11．7％となった。これは、東京湾周辺で海の魚と川の魚を採餌しているカワウ

集団が、その魚中のダイオキシン類への曝露によって被っていると推定された現況汚染

レベルにおける卵死亡リスクである。

　99個の卵中TEQの実測に対数正規分布をあてはめて求めた卵の死亡リスクは、ダイ

オキシン類濃度の実測値がある。そこで、99個の卵中TEQの分布を使って卵の死亡リ

スクも求めた。結果は8．5％となった。

　なお、2000年に東京湾周辺のコロニーで採集されたカワウ卵の人工艀化実験によれ

ば、卵孚化率は85％（82卵中70卵が艀化）であったと報告されている3。この卵の死亡

率の15％は、ダイオキシン類による死亡とそれ以外の死亡が合わさったものと解釈で

きる。推定死亡リスクの12％は8．5％＜12％＜15％であり、おおむね過小評価でも過

大評価でもないと考えられた。

4．7個体群レベルのリスク評価

　個体群レベルのリスク評価では、個体レベルのリスク評価結果を個体群存続可能性分

析（Population　Viabihty　Ahalysis）に組み込み、将来の個体数の増減を推定した。ダ

イオキシン類へ曝露している集団と曝露の無い対照集団の二通りのシミュtz－一一ション

を実施し、比較した。個体群レベルのリスク評価結果は、一定期間での個体数減少リス

クで表現した。
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4．7．f方法

4．Zl．1確率的齢構成行列モデル

《1）モデル式

　式4・6～式4－9に示す確率的齢構成行列モデルを適用した。ここでは4齢以上を一括

りで扱った。このモデルでは、齢別の生活史パラメータ（繁殖率と生存率）を用い、各

パラメータに毒性影響を反映させることができる37・38。また、人口学的および環境の確

率性や、密度依存性も組み込むことができる39。このモデルは雌のみを対象とする。

　式4・6の右辺に齢別の初期個体数のベクトルを与えると、翌年の個体数が計算され

る。それをまた右辺に代入するということを繰り返し、任意の年数の個体数変遷を計算

することができる。

　確率性を組み込んだモデルでは、射影行列Aの要素は毎年一定の値ではなく、指定

した確率分布に従って確率変動をする。確率性は、ここでは式4－9に示すように各生活

史パラメータに組み込んだ。これにより、毎年（計算ステップごとた）繁殖力や生存率

が変化し、個体数も変動することになる。

　本解析における確率性は、Zという一つの確率変数によって生起される。この確率性

では、すべての齢の出産率と生存率は同時に、それぞれの変動係数に応じて変動する。

つまり、気候が良く餌にも恵まれるなどの条件の良い年にはすべての齢の繁殖成績や生

存率が同時に良く、逆に悪い年には皆条件が悪い、という考え方である。このように行

列要素のパラメータが同期する確率性の組み込み方では、リスクが高い（安全側）に推

定されることが報告されている40。この確率性は、予測不能な環境の変化に依存して出

産率や生存率が変化するという形になっており、環境変動（enVironmental　variability）

ということができる。

式4－6

式4・・7

式牛8

式4－9

［k，／1ill：i］＝＝g（Nt）［S

元．1＝9（N，）・A・元

　　　　一五M
9（N，）：eκ

0

P2

0

f‘＝・m、（1＋CVm・Z）×』ワo（1＋CVpo・Z）

式4－10五＝p、（1＋CVpi　’Z） （i≧1）
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ni．t

9（Nt）

Nt

pi

A
r

K

㎜

PO

CV
Z

：t年におけるi歳の個体数

：密度依存の関数

：t年における総個体数。すなわちNt　＝Σ　ni，t

：齢別の繁殖率（fecumdity）。i歳のメス1個体当たりに生ま
れるヒナのうち、次期（この場合翌年）のセンサスまで生き
残るメスのヒナの数

：齢別の生存率。i歳の雌がi＋1歳まで生き残る確率

：齢構成射影行列

内的自然増加率。行列Aの最大固有値をλとするとr　・1nλ

：環境収容力。ここではメスの個体数で表す。

：齢別の産子数（fertility）。ここではi歳のメス1個体当たり
のメスの巣立ちヒナの数とする。すなわちfi＝＝　mi・PO

：巣立ちから翌年のセンサスまでの生存率

：生活史パラメータの変動係数

：標準正規分布（平均0、標準偏差1）からの乱数

（2）ダイオキシン類の影響の組み入れ方法

　ダイオキシン類の影響を評価するため、二通りの齢構成射影行列を組み立てた。一つ

はダイオキシン類への曝露の無い対照個体群の行列、一つは曝露個体群のものである。

それぞれの行列で射影される個体数を比較することにより、ダイオキシン類の影響を評

価した。

　以後、曝露個体群に関するパラメータにはアポストロフィを付す。

　ダイオキシン類の影響は卵の死亡率にのみ影響を与えると仮定する。すると曝露個体

群の出産率（巣立ちヒナ数）m’は、ダイオキシン類曝露による死亡率をαとすると、次

式で表される。

式4－11m’＝m（1一α）

これは、以下のように導出される。ダイオキシン類は産卵数Mと艀化から巣立ちまで

のヒナの生存率Pooに影響を与えないと仮定する。卵のバックグラウンドの死亡率をε

とすると、バックグラウンドの死亡要因とダイオキシン類による死亡要因は互いに独立

に作用すると考えられるため、曝露個体群の卵死亡率はε＋α（1一ε）と表すことがで

きる41。すると巣立ちヒナの数、すなわちmはそれぞれ表4・3の最下段のように表され、

両辺の比をとって式4・11が導かれる。
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表4－3　対照個体群と曝露個体群の繁殖パタメータの関係

対照個体群　　　　　　　曝露個体群

産卵数 M
卵死亡率 ε ε＋α（1一ε）

艀化率 1一ε （1一ε）（1一α）

艀化から巣立ちまでの生存率 poo

巣立ちヒナ数 m＝M（1一ε）P・・
　　　m，＝＝

l（1一ε）（1一α）P・・

（3）密度依存性

　密度依存性はロジスティック型（あるいはリッカー型、共倒れ競争型）と仮定した。

すなわち、密度依存性の強さはr／Kで表される。ここでは、すべての齢の生存率に同

じ大きさの密度依存効果が及ぶと仮定した。

　これは、離散型ロジスティック方程式を行列で表現したもので、行列モデルへの密度

依存性の組み込み方としては、もっともシンプルな方法である39・42，43。

　集団に齢構成を考えない場合（あるいは安定齢分布である場合）、式4・6～式4・8は以

下のように離散型ロジスティック方程式に置き換えられる。射影行列Aをその最大固

有値λ＝e・で書き換えると、次式のようになる。

　　　　　　　　　　　一二M　　　　　r（卜工）
　　　式4－12N，．1＝eκ・e「・N，＝eK・N，

　ここで、化学物質の毒性影響により個体群増殖率がqだけ低下すると考える。すると、

式4・12は、

式牛13 ﾑ蹄（1謝ヰ叶（1剥

となる。メ＝r－q、K＝（r－q）K，／rであり、r’／r＝K’／Kとなる。すなわち、化学

物質の影響は内的自然増加率rと環境収容力Kを同じ割合で低下させると考えられる。

これは、Hakoyamaらが微分型のロジスティック方程式で示した関係44，・45の離散型の表

現となっている。

　個体群の増殖率が低下すると、環境収容力が低下するというのは、密度依存性の大き

さβ＝r／K（あるいは種内競争係数）が定数と考えることによっても導かれる（p．3・6

参照）。HendriksとEnserinkは46、化学物質の毒性によって増殖率と環境収容力（平

衡個体数）が同じ割合で低下するというこの仮説を検証するため、藻、ミジンコそして

魚に関して報告されているデータを用い、化学物質の濃度と平衡個体数の関係を調べ
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た。その結果、化学物質濃度が平衡個体数に及ぼす関係は、増殖率に及ぼすのと類似し

たカーブを描き、仮説を支持する傾向を示した。ただし、野外においてこのような関係

は必ずしも見出されておらず、その理由の一つに考えられるのは、汚染に対する耐性の

獲得によると述べている。

　本解析では、この関係（r’／r＝K’／Kあるいはr／K＝r’／K）を仮定した。す

なわち曝露の有無で密度依存効果の大きさは変わらないと仮定した。

4．7。1．2個体数減少リスクの求め方

　個体群レベルの影響指標とした個体数減少リスクは以下のように求めた。ここでは、

10年間における20％減少リスクを評価指標とした。

1．

2．

3．

4．

5．

ダイオキシン類による影響の有無で二通りの行列を組み立てる。

初期個体数、計算期間を決める。

式4－6に初期個体数を与え、ダイオキシン類の影響有りと無しの行列でそれぞ

れ、10000回のシミュレーションを行う。つまり、毎年の個体数の変動を伴っ

た、ある期間の個体数遷移の軌跡をそれぞれ10000回反復計算する（図4・5）。

計算期間の最後に、個体数が初期個体数の何％増減したかを計測する。

初期個体数に対する増減割合の頻度分布を求め、累積確率のグラフにする（図

4－6参照）。

　ここで個体数が20％以上減少するリスクを評価のエンドポイントとしたのは、変動

の大きい実環境において影響を有意に観察できる個体数（あるいは生物量）の変動が

20％程度であると報告されている47ことに基づいた。また、米国のNPDES（National

Pollution　Discharge　Elimination　System）では、水質に関連する施策を講じる場合、生

態学的パラメータの20％減少を評価基準として採用することを提案している48。さら

に、レッドデータブックのカテゴリー定義49において、絶滅危惧II類の定量的要件のひ

とつが「最近10年間もしくは3世代のどちらか長い期間を通じて、20％以上の減少が

あったと推定される（あると予測される）」であることとも共通する。
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図4－5　個体群シミュレーションの例

4．Zl．3パラメ…NMeタの推定

　表4－4に引用または推定したパラメータの一覧を示した。以下、順に解説を加える。

（1）内的自然増加率（lntrinsic　growth　rate　of　natural　increase）

　個体群が低密度で密度効果が働いていないときに示す、集団がもつ最大の増殖率であ

る。齢構成射影行列の最大固有値（期間増殖率）の自然対数である50。

　ここでは、対照個体群の内的自然増加率rは1970～80年代に不忍池のコロニーにお

いて観測された個体数の年次変化51を離散型ロジスティック方程式に当てはめて求め

た最尤推定量とした（p．3－4参照）。

　対照個体群はダイオキシン類の影響がないときを想定しているが、1970～80年代の

カワウはダイオキシン類の曝露下にあって、その影響で増殖率は低下していた考えられ

る。基準とする内的自然増加率rの絶対値によって、その値を元に算出する曝露下の内

的自然増加率r’は値が変わってくる。しかし、第3章の考察で検討したように、曝露

による影響をrとの比r’／rで測るならば、rの絶対値にはほとんど左右されないこ

とがわかった（p．3・11参照）。以上より、ここでは上記の推定値を対照個体群のrに適

用することにした。

　一方、曝露個体群の内的自然増加率は、対照個体群の射影行列一行目の要素すべてに

（1一ダイオキシン類による卵死亡率）が掛かる行列の、最大固有値の自然対数として

求められる。
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（2）環境収容力（Carrying　capasity）

　環境収容力とは、一つの個体群を支える環境の容量を、支えられる個体の数を単位と

して表すものである。環境収容力は一つの抽象概念であり、ある特定の個体群と環境と

の相互作用を大雑把に要約するものである52。

　環境収容力を個体数の年次観測値から推定するには、密度依存性によって規定される

個体群の長期的な平均サイズを測るか、密度依存性モデルのパラメータ推定によること

になる。

　ここでは、現在の東京湾周辺の個体群を想定していることから、近年（1987－1997）

の個体数推移のデータ53を使って・環境収容力を推定した。個体数データを離散型ロジス

ティック方程式に当てはめるパラメータ推定によった。

　なお、（1）のrとここで推定したKによって密度依存性の大きさrZKが求められたこ

とになる。

（3）初期個体数（lnitial　p◎pulation　size）

　対照個体群、曝露個体群とも初期個体数は、6000（＝対照個体群の環境収容力）と

した。これは、現況のカワウ集団を、平衡個体数付近で変動しているとみなしたことに

なる。

（4）ダイオキシン類曝露による卵死亡率（Egg　m◎rtaEity　rate　induced　by

　　dioxins）

　これは4．6個体レベルのリスク評価により推定した値である。カワウについては卵死

亡率の推定を曝露分布が推定によるものと卵中濃度の実測によるものの二通りで行っ

たが、両者とも使用した。

（5）出産率（Ferdrity　rate）

　第3章で推定した値を用いた（p．3－4の表3－1推定または引用したパラメーター覧

参照。ただし、f＝m×Po）。

（6）生活史パラメータの変動係数（Coefficient　of　variati◎n　in　vital　’rates）

　出産率（ここでは巣立ちヒナの数）の年変動の大きさCV皿は、ある集団の平均巣立

ちヒナ数のセンサスデータがあれば推定できるが、適当なデータがなかったため、ここ

では、次に記す初年生存率の変動係数と同じとした。また歳に依存しないと仮定した。

・第3章では1974－1986年のデ・一・一・一タを使い、本章では1987－1997のデータを使うのは、以下の理由に

　よる。1970年代初頭から1986年までは関東における集団繁殖地は不忍池のみであったが、1987年ごろ
　から群れが分散し繁殖地が拡大した。第3章では不忍池の集団を対象とし、本章では東京湾周辺の集団
　を対象としている。1987年を境に環境収容力が不連続に変化したと解釈し、上記のようにデータを区切
　って扱った。
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　初年生存率の変動係lik　CVpoは、日本のデータはなかったため、デンマークにおける

カワウのコロニーで報告されているデータから推定した。1977－1996年においてカラ

ーバンディング識別された11000個体のデータより、20年間の初年生存率の平均と標

準偏差を求め、変動係数を求めた（54のFig．2より）。

　2年目（1歳）の生存率の変動係1＄t　CV，1、成鳥（3年目以降、2歳以上）の生存率の

変動係ISt　CVb，≦もデンマークのカワウコロニーのデータより推定した55。

（7）生存率（Survlval　rate）

　第3章で推定した値を用いた（p．3・4の表3－1推定または引用したパラメーター覧

参照）。　　　　　　　　　　、

　　　　　　表4－4　カワウの個体群レベルリスク評価におけるパラメータ

Description

Smbol　Value　Smbol　Value
Population　growth　rate　　　　　　　　　　　year’1

Carrying　cap　aci七y　　　　　　　　　　　　　　　　　　number

Initial　p　opulation　size　　　　　　　　　　　　　　　nu皿ber

Egg　mortality　risk　induced　byノγPCAHs　　％

Mean　of　fert正ty　rate　at　age　l

Mean　of蝕t正ty　rate　at　age　2

Mean　of　fertihty　rate　at　age　3

Mean　of　fertili七y　ra七e　at　age　4　and　above

SurVival　rate　at　first　year

SurVival　rate　at　age　l

S皿Vival　rate　at　age　2　and　above

Coef丘cient　of　variation　in£fertility　rateb　　　％

Coefficient　of　varia七ion　inρゲ　　　　　　　　　　％

Coefficient　of　variation　in　pヱd　　　　　　　　　　　　％

Coef丘cient　of　variation　in　匙d　　　　　　　　　　％

r、　　0．360
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刀コ進
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Pl
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O巧0

0砺1

0π塞

6000t
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0．450

0．610
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0．738
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6．6

■

r’

K’
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ml
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OV．2s

0．324

5395’
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0．539
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1．24

O．738

0．847

0．864

15
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1

4．7。2結果

　4．7．1．2個体数減少リスクの求め方で示した方法で、個体群準絶滅リスク曲線を作成し

た。
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　計算の最後（10年後）に初期個体数に対してどのくらいの個体数になったかを計測

し、図4・6に示す個体数減少リスク曲線で示した。縦軸は個体数が横軸の値以下になる

累積確率である。

　この図は、近年の個体数規模のカワウ集団が現在の東京湾周辺のダイオキシン類汚染

によって被っていると推定された個体数減少リスクということになる。例えば6000個

体いた集団が10年後に20％減少、すなわち4800個体以下になる確率は、ダイオキシ

ンの影響iのないときで16％、ダイオキシンの影響が加わると、予測曝露レベルでは32％

となった。

　　　1．0
芯子
言もo．8

るξ

980．6
5巴
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雪
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　　0．0
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図4－6　カワウの個体数減少リスク曲線

p・PCAHs：planar　polychlorinated　aromatic　hydrocarbons．ダイオキ
シン類のこと。

4．8感度解析

　本解析は多くの仮定に基づいており、リスクの評価結果には不確実性が含まれる。不

確実性を低減させるために、どの情報の精度を上げればよいかの手引きとなる感度解析

を行った。

4．8．1曝露評価における感度解析

　環境中ダイオキシン類濃度からカワウ卵中TEQを予測する曝露評価では、リスク分

析ソフトウェアCrysta1　Ballを使用した。この感度解析機能を使った結果を図4・7に示
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した。ただし、曝露評価で実際に使った計算シートではパラメータが多く感度解析に適

さないため、感度解析用に単純化した曝露モデルの計算シートを構築した。底質中のダ

イオキシン濃度はTEQの分布で与え、コンジェナーごとの濃度はTEQへの平均寄与

率を使って計算し、コンジェナー間の相関は仮定しないとしたものである。

　感度は、予測結果への仮定の順位相関係数と、寄与率の二通りで示した。順位相関係

数は、予測結果（卵中TEQ）と各パラメー一タとのスピアマンの順位相関係数であり、

絶対値が大きいほど関係が強い。寄与率は予測値の分散に対する寄与である56。

　図4－7をみると、ダイオキシン類供給源となっている底質中TEQの感度が高い。予

測式において魚または底質中TEQと卵中TEQは線形であり、この結果は当然ではあ

るが、曝露予測の精度を上げるためには、採餌場所、餌の種類等の採餌行動に関わる情

報が特に重要であるということができる。また、コンジェナーの中ではノンオルソPCB

（PCB126、81、77）の感度が概ね高い比重を占めている。　PcB　126はTEQeg9中に

占める寄与率が最も高いコンジェナーである。

　以上より、曝露評価の精度をあげるためには、カワウの採餌場所の情報とTEQ，g9に

占める寄与率の高いコンジェナーの生物濃縮係数の精度をあげることが重要であるこ

とがわかった。

　　　　　TEQ
　BSAF　of　PCBI26

　BMFof　PCB126

　BSAFofPCB81

　　　　Legg
　BSAF　of　PCB118

　BMFofPCB81

　BSAFofPCB77
BSAF　Of　23478PC　DF

0．00　　　　0．20　　　　0．40　　　　0．60　　　　0．80　　　　1．00　　0％

　　　　　順位相関係数

20％　　　　　　40％　　　　　　60％　　　　　　80％

　　寄与率

図4－7　曝露評価における感度解析結果

Legg：卵中脂肪含有率

4．8．2個体群モデルの感度解析

　個体群減少リスクを推定する行列モデルの生活史パラメータの相対的重要度をみる

ため、確率的射影行列モデルの感度解析を行った。感度解析は、ロジスティック回帰を

使うMcCarthyらが提示した方法によった57，58。
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　ロジスティック回帰は比率変数pを目的変数とし、説明変数Xiとの間に次のような

関係を想定する。biは回帰係数である。

式4－14　・n（iri－llii；）　・b・　＋b・X・　＋b・x・　＋…＋b・Xk

本解析では、pは初期個体数に対して20％以上減少する個体数減少リスクとした。説

明変数Xは11個の生活史パラメータを当てはめた。すなわち、1歳の出産率の平均値

m1、同2歳のm2、同3歳のm3、同4歳以上のm4s、初年度の生存率の平均値po、同1

歳のp1、同2歳以上のp2．、繁殖率mの変動係数CVm、　pOの変動係数CVpo、　p　1の変

動係数CVp　1、そしてp2の変動係数CVp2．である。これら11個のパラメータに平均値

の上下10％の一様分布を与えた。1回の試行でこれらの分布から1セットの値を取得

して記録しておくとともに、そのパラメータセットでモデルを20回走らせて10年目

の個体数も記録しておく。同様の試行を500回繰り返す。すなわち全部で500通りの

パラメータセットを使い、500個の20％以上減少リスクを求める（20回中、何回20％

以上減少したかを計測する）。その結果に式4・14をあてはめ、最尤法で12個の回帰係

数の値を求めた。結果を図4・8に示した。

　これにより、個体数減少リスクを大きく左右しているのは成鳥の生存率の平均値p2，

とその変動係数CVp2．であることが判った。　p2，の回帰係数は一10．1、　CVp2．のそれは

5．81であったことから、前者が大きくなればリスクは小さくなり、後者が大きくなれ

ばリスクが大きくなるということである。

　したがって、対象とした個体群の生活史パラメータの中では成鳥段階のものが重要で

あることがわかった。

　生活史パラメータの相対的重要度を測るものとして、上記のほかに、個体群増殖率へ

の各パラメL・・…タの寄与度をみる感度（sensitiVity）や弾力性（elas七icity）がある39，52。

それらは生活史パラメータが行列の最大固有値（期間増殖率λ＝e〈r）に及ぼす影響に

基づいている（式4－15）。ただし、感度と弾力性は、ロジスティック回帰を用いる先の

方法とは異なり、変動性や密度依存性を無視している。つまり、これらの尺度は個体数

減少や絶滅などのリスクのような、生態学的により意義のある結果にではなく決定論的

な個体群成長率に焦点をあてている。

　ちなみに、図．4・9にカワウの齢構成射影行列要素の弾力性を示した。パラメータはf＝

m×Poという関係があって図4・8と同列には比較できないが、個体群増殖率への寄与で

は若鳥の生存率p1が最も大きく、おおむね繁殖率よりも生存率のほうが寄与が大きい

ということがうかがえる。しかし弾力性では各パラメー一タの変動の大きさの寄与や、密
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度依存の効果も入っていないため、個体群の存続可能性をリスクで表現し、そのリスク

への感度を調べるには適さないといえる。

式＋15鵬一

aij

eij

λ

：射影行列の要素

：行列要素aijの弾力性

：期間増殖率＝射影行列の最大固有値
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図4－8　カワウの個体群モデルの感度解析結果
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図4－9　カワウの齢構成射影行列要素の弾力性
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4．9考　察

　リスク評価は多くの仮定に基づいており、不確実性を伴う。考察のトピックの多くも

不確実性に関連する。本解析における不確実性の要因を解析ステップ別に列挙し、可能

なものには不確実性の定量的検討を加えた。

4．9．1概念モデルの不確実性

　概念モデル構築のために、いくっかの仮定をおいた（p．4・4参照）。このなかの仮定6

（東京湾周辺の集団をひとつの個体群とみなす）と仮定7（移出入はないとみなす）に

ついて検討した。

　日本におけるカワウの二大コロニーは東京湾周辺と伊勢湾および三河湾周辺の2つ

であり、これらは互いに約250km離れている1。これら二大コロニー間の移動は長期間、

数例の報告しかない1。また、不忍池（東京湾周辺コロニーのうちの一つ）で1981～1991

年の期間に標識された個体のうち、回収または再見された個体はすべて採食活動の範囲

内であったと報告されている51。これらの情報は、仮定の6および7を支持すると考え

られる。

4．9．2曝露モデルの不確実性

　リスク評価に用いるダイオキシン濃度デーeタ等が、空間的時間的なスケールにおいて

代表性を備えていないと不確実性が増大する。曝露評価のなかで、東京湾と周辺河川の

底質中濃度データは、カワウのダイオキシン類への曝露の地域性を代表している。

　河川の底質データは、場所による濃度レベルが大きく異なるうえ（TEQsedの変動係

数・＝1．9、n＝21）、内陸における採餌場所はコロニーからの距離からによってのみ選定

したため、不確実性の大きな要因になっていると考えられる。一方、海域における採餌

場所は比較的限定され、沿岸域のダイオキシンレベルの場所による違いも河川ほどでは

ないことから（TEQ、edの変動係数＝o．53、　n・26）、海域の底質データについては、後

述するような有機炭素含有量デV－一タが欠けているという問題は大きいが、代表性を備え

ているだろうと考えている。

本解析では、魚中濃度を底質中濃度とBSAF（Biota・sedment　accumula七ion　factor）

を用いて推定している。BSAFは、東京湾において同地点同年に測定された底質中濃度

と魚（主にスズキ、コノシロ、ボラの3種。その他マアナゴ、マハゼ）中濃度の比を求

め、それらを統合して取り得る値を分布として求めた。
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　BSAFは本来、生物中濃度（脂肪べ一ス）／底質中濃度（有機炭素含有量べ一ス）である

が59、本解析では底質中有機炭素含有量のデータがなかったため（日本のモニタリング

調査ではほとんど測定されていない）、底質中濃度は乾泥べ一スとなっている。

　BSAFを使って生物中濃度を予測するモデルは簡潔で直i接的な方法であり、米国EPA

におけるダイオキシンの水系生態系の生物へのリスク評価手法に関する報告書におい

ても、生物中濃度を予測するするための最も有効な方法になりうるとしている10。その

EPAの報告書では、　BSAFを左右する要因に基づいたBSAFを予測するための枠組み

が提案されている（図4・10）。BSAFやBAF（BioaccumUlation　fac七〇r）の値は属地的

であり、地理的時間的に変動すると考えられる。図4－・10ではそのような地域特異性を、

水中溶存体中濃度（Cdw）と底質の有機炭素含有量中の濃度（C。c）の比で表し、地域的

な生物利用能と位置付けている（紙面奥に向かった軸）。横軸には化学物質の特性とし

て水一オクタノール分配係数（Kow）、そして縦軸には食物連鎖の構造が水域別に表現さ

れている。さらに、それぞれのユニットのなかで生物の栄養段階に分かれている（図中

左上）10・60。

　本解析のBSAFは、ダイオキシン類のコンジェナー別に求めているので、同図の横

軸については考慮しているといえる。そして縦軸の水系タイプは内湾の沿岸域という枠

内であると位置付けられる（ただし図中にはない）。しかし、地域特異性の指標となる

底質中有機炭素含有量と、食物連鎖レベルについては、様々なカテゴリに含まれる要素

を一括りにし、その帰結がBSAFの分布の広がりに反映していると考えられる。

　BSAFの算出に用いた魚の種のなかで、スズキとボラについては他の3種（コノシn、

マアナゴ、マハゼ）に較べて活動域が広く、また、食物連鎖の上位に位置している。こ

のような種の特性は底質との関係が遠くなることを意味しており、これもBSAFの分

布の広がりを招いていると考えられる。しかし、これらの種もカワウの餌として記録さ

れていることから29、BSAFの変動は、部分的にはカワウの餌の多様性の反映とみなす

こともできると考えられる。

　BsAFを使う方法が有効であるためには、底質中有機炭素含有量と生物中脂肪含有量

の測定の正確さに大きく依存している10。その点で、本解析が有機炭素含有量の情報を

含まないことは、不確実性の大きな要因になっていると考えられる。

　また、海域で推定したBSAFの値を河川の魚の濃度推定にも用いているが、これも

同図に示されるようなBSAFの地域性を考慮すれば、不確実性の原因になっていると

考えられる。
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図4－10　水系生態系別BSAFを予測するための枠組み10，60

4．9。3曝露評価結果の解釈

　曝露評価の結果、図4・3が得られ、幾何平均値±幾何標準偏差で比較すると予測値は

256±1・76（Pg　TEQs／g　eg9）となり、．実測値は178±1．52（Pg　TEQs／g　eg9）であった。

ここで予測値と実測値との関連性を把握するため、以下のような計算を行った。

　予測結果を母集団の分布と想定し、そこから99個（実測値のサンプル数）の値をサ

ンプリングしてその統計量（ここでは幾何平均値）を計算する。それを500回繰り返

し、500個の幾何平均値を求める。この試行実験による幾何平均値の算術平均は256、

標準偏差は15．5となった。このような平均と標準偏差をもつ正規分布において、178

＜99％下側信頼限界＝216である。したがって、予測分布は明らかに高めに推定されて

いるといえる。

　4．8．1曝露評価における感度解析で明らかになったように、曝露評価結果である卵中

ダイオキシン濃度は、底質中ダイオキシン濃度に大きく左右される。また、前節4．9．2

曝露モデルの不確実性で触れたように、内陸の餌場については不確実性が大きいと考え

られる。21の河川底質中ダイオキシンプロファイルのうち、2地点については、ダイ
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オキシン類濃度がホットスポット的に高い（590および430pg　TEQ－bird／g　sed立nent）。

本予測ではこのようなホットスポットの頻度が内陸で2／21となっていることになる。

これらは古綾瀬川と神田川であり、実際にはこのような都市河川で採餌する頻度はもっ

と低い可能性があると考えられる。

　そこで、この2地点を除き、そのほかは同様に曝露解析をしたところ、幾何平均は

156（Pg　TEQs／g　eg9）、幾何標準偏差は1．63となった。これにより、局所的に高濃度

の地点が集団レベルの卵中濃度の分布に大きく寄与していることが示唆された。ホット

スポットの頻度やそのレベルを変数にとれば、曝露評価をより精緻化し、汚染レベルの

低減対策効果の分析などにも役立てることができると考えられる。

4．9．4毒性データの不確実性

4．9．4。1TEFについて

　ダイオキシン類への感受性分布を求めるために、カワウの近縁種ミミヒメウの卵への

2378・TCDD注入毒性試験結果を用いている。

　ダイオキシン類は、複数のコンジェナーから構成されるため毒性等価係数TEFによ

り2378TCDD毒性等量に換算する。このTEFは鳥類に対するものが提案されており

5、本研究でもこれを用いている。

　しかし、鳥類のTEFはおもにニワトリの胚における酵素誘導能に基づいており5、鳥

類のなかでの種差は考慮できない。鳥の種により酵素誘導能も異なり61、また酵素誘導

能が毒性発現と単純には結びっかないため、TEFの使用は不確実性の要因となってい

る62。

　これはダイオキシン類という複合物質を扱う上での特有の不確実性といえる。

4．9．4．2推定量の不確実性

　毒性試験の文献値よりLC50とプロビット解析の直線の傾きslopeを推定し、その二

つのパラメータにより耐性の分布を導いた（p．4－12）。毒性試験の元データからLC50

等を推定する方法は複数あり35、コントロールデータの扱いや推定方法によって推定量

も少なからず異なってくる。

　また、耐性の分布の広がりを左右することになるslopeについて、以下に挙げるよう

な原因によって変動（variabi］ity）しうるとされている63。一回の毒性試験で推定され

るslop　eの推定量とその標準誤差（within－te　s七）、一つの試験機関のなかで繰り返した

場合のばらっき（withirrlaboratory）、複数の毒性試験間でのばらつき（among－test）

の3種類のばらつきである。
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確率論的生態リスク評価を行ううえでは、少なくとも推定量のまわりの標準誤差を

slopeの不確実性として解析に組み込むことをECOFRAMでは推奨している63。

　そこで、ここでは、slopeのばらつきがリスクの推定値（ここでは卵の死亡リスク）

にどの程度の影響を及ぼすのかを調べるため、以下のような2段階モンテカルロシミュ

レーションを行った。

　まずslopeに変動をもたせ（確率分布を与え）る。一回の試行でこの分布から1つの

値を取得して記録しておくとともに、その値で耐性の分布をつくる（ここではLC50の

値は定数として扱った）。この耐性の分布と4．4節で推定した曝露の分布からそれぞれ

値を取得し、比（曝露／耐性）を20個生成させ、比の値を記録しておく。比が1を超

えるとその卵は死亡するとみなし、20回中の1を超えた回数を計測することによって

卵死亡リスクが求められる。同様の試行を250回繰り返した。すなわち全部で250個

のslopeの値を使い、250個の卵死亡リスクを求めた。

　Slopeの変動の大きさは、ある試験機関で同じ物質を同じ鳥種に対して繰り返し

（n＝45）1毒性試験を実施したときのslopeの変動係数（＝標準偏差／平均値）を引用し、

24％とした63。4．5で求めたslopeの値（1．06）を平均値とし、標準偏差を1．06×0．24

＝O．25とした正規分布をあてはめた。

　Slopeと卵死亡リスクの散布図を図4－11に示した。　Slopeが小さくなるほど卵死亡リ

スクが大きくなるという負の相関がみられる。卵死亡率の平均値は12．7％で、50パー

センタイルは11．8％、95％上側信頼区間は26．9％となった。これにより毒性試験の推

定値のばらつきは、リスク評価結果を大きく左右することが確認された。今後の解析に

あたっては、毒性値の推定方法の選定も含め、影響評価における不確実性解析の重要性

が認識された。

　　　　　　　　　　　　O．4

警α3

iΩ

§。．1

0

OO．511．52　　　　　slope

図4－11　slopeと卵死亡リスクの関係
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4．9．5個体レベルリスク評価方法の検証

　本解析の個体レベルのリスク評価では、予測した曝露分布と毒性データから推定した

’ダイオキシン類への感受性分布を統合し、卵の死亡リスクを求めた。この方法を検証す

るため、以下のようなシミュレーションを行い、五大湖における実測値と比較した。

　卵中TEQに分布をもっているミミヒメウの集団を想定する。その卵中TEQの分布

の幾何平均値を100，200，300…（P9－TEQ／g　eg9）と変化させ、幾何標準偏差は1．76（カ

ワウの曝露評価で得られた値）で一定とする。このような卵中TEQの分布とミミヒメ

ウの毒性データを使って、各濃度分布をもった仮想集団の卵死亡率を計算した。

　一方、北米五大湖周辺のミミヒメウに関し、コロニ・一別の卵中TEQ（コロニーごと

のプールサンプルをH411Eバイオアッセイで測定したもの）と各コロニーの卵死亡率

の関係を調べたLudwigらの報告データがあり64、シミュレーションの結果と併せて図

示した。

　シミュレーション結果はダイオキシン類が原因の死亡率であるので、これに実測値の

回帰直線のy切片をバックグラウンドの死亡率とみなし（8．6％）、シミュレー一ション結

果に加味した（点線）。

　図4・12をみると、バックグラウンドの死亡率を加味すると、シミュレーションの結

果が五大湖における実測値の傾向をおおむね再現しているといえる。卵中濃度が上昇す

るにつれて実測値のほうが計算値を上回る傾向にあるのは、ほかの汚染物質の影響が加

わることが一因に考えられる。異なる汚染物質の濃度同士は正の相関が認められる傾向

があるからである（たとえば65）。

ポ30
亘

巷

言20
言
亙

さ

∈10
8
山

　　0

Observed　data　byLudwig　et　al．

　　　　＼・唱

　　　　Simulation　results

Simulation　results　coupled

　　　　with　background

0　　　　　　　　　200　　　　　　　　400　　　　　　　　600

　Colony－basis　TEQegg（pg　TEQs－bird／g　egg）

図4－12コロニーベースの卵中TEQ
　（実測値はLudwigらによる64）
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4．9。6個体群モデルの不確実性

モデルの不確実性のなかには、モデルが構造的に内包している仮定に起因するもの

と、情報が無いために便宜的に設定している仮定に起因するものとがある。

4．9．6．1齢構成射影行列モデル

　本解析で適用している齢構成射影行列モデルは、第2章2．3の個体群レベルリスク評

価手法のレビューで触れたように、その柔軟性による適用範囲の広さからPastorokら

により37個体群レベルのリスク評価への適用を推奨されているモデル群に属する。

　このモデルでは以下の事項を前提としている。1～4はモデルが構造的に内包している

仮定である。5は本解析で設定したものであり、齢別の移出入率データがある場合はモ

デルに組み込むことは可能である。4に関連して、本解析ではセンサスが出生パルス直

前のモデルとしている3・9・・66・・67。

1．各個体の個体群統計学上の特性はその齢に関係している。

2．同齢の個体間には個体群統計学上の差異はない。

3．計算期間の間に個体群統計学上のパラメータは変化しない（確率変動は別。ただ

　し確率変動の大きさCVは変化しない）。

4．1年のうちの短い期間に繁殖が集中する（出生パルス（birth－pulse）をもつ）。

5．個体群に移入や移出はない。

　これらの仮定と実環境との差異は不確実性といえるが、その低減は容易ではない。

　実環境をより反映させるために、たとえば鳥の個体群モデルにおいて移出入を考慮し

ようとすれば、齢別の移出入率というパラメータを新たに追加することになる。追加す

るパラメータも変動や仮定を含むならば、モデルのアウトプットの不確実性はさらに増

大するだろう。所与の目的である化学物質のリ1ク評価という観点からは、むしろ検出

したいリスクがマスキングされると考えられる。

　以上のことより、対象種で上記の仮定を置いたのは、生態リスク評価の第一歩として

は妥当と考えた。

4．9．6。2確率性について

　人口学的パラメータの年変動は環境変動を模している68。生存率や出産率はさまざま

な環境要因の影響を受けて変動しているからである。

　個々の人口学的パラメータの年変動データは、入手の困難なものの一一つである。本解

析では、デンマ・一…クのコロニーにおける各成長段階における生存率の変動係数を用い
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た。本モデルではすべての生活史パラメータに変動を組み込んだが、一般に成体よりも

幼体のほうが気象や餌の状況などの環境変化に大きな影響を受けやすいことから（例え

ば69）、幼体の生活史パラメータにのみ変動を組み込むという考え方もある。

　以下に、ここで適用した生活史パラメータの変動係数CVが妥当かどうかの検証を試

みた。また、成体の変動を組み込まなかった場合との比較も行った。

　Pimmらによれば英国の島喚に生息する野鳥の個体群データから、個体数の年変動

CV（＝個体数の標準偏差／個体数の平均、5年以上のセンサスデータがあるものを使用）

は39種で平均0．39（0～0．70、SD＝0．15）であった70。これと比較するため、本解析

と同条件の変動を組み込んだ場合（出産率mと初年生存率pOの変動係数＝15％、　p　1

の変動係数＝9．8％、p2・の変動係数6．6％）と出産率および幼鳥生存率の変動係数の

みに変動を入れた場合（15％）について、齢構成射影行列によって生起される10年間

の個体数の年変動がどのくらいになるかを調べた。個体数推移の軌跡を100回シミュ

レーションし、個体数の変動係数CVと100回の試行の統計量を計算し、図4・13に示

した。

　出産率と初年生存率のみ変動させた場合の個体数の年変動は12±2．9％（変動係数の

平均±標準偏差）で、すべての生活史パラメータを変動させた場合は16±5．4％だった。

4．8．2個体群モデルの感度解析により、成鳥の生存率と変動係数が個体数の増減を左右

する重要なパラメータと判明したが、ここでは、成鳥の変動係数は比較的小さかったた

め（6．6％）それを入れなかった場合との差は大きくは開かなかったようである。

　Pimmらによって示された39種の個体数の年変動は、種によって様々である（図

4・13の右端のデータ）。個々の生活史パラメータの年変動データが得られない場合、個

体数の時系列データによって個体数の年変動が得られれば、行列モデルに組み込むパラ

メータの変動も個体数の変動を再現するように設定が可能であろう。しかし、時系列デ

ータも得られない場合、あるいは時系列が短い場合、個体数の年変動CVを過小評価し

ないように標準的な値を使うほうが望ましいという意見もある45。どの生活史パラメー

タの変動が個体数を大きく左右するかは種の生活史タイプに依存し、それは生活史パラ

メータの概要がわかれば相対的重要性は推定できる。生活史パラメータの変動係数は個

体数の減少や絶滅のリスク評価をする場合、重要なパラメータであり、リスク評価の不

確実性を低減するために、今後、知見の蓄積を必要とする情報の一つと考えられる。
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図4－13　生活史パラメータの変動に起因する個体数の年変動

右端39種のデータはPi皿mより70。

4．9．6．3密度依存性について

　密度依存性は、ここでは行列モデルへの組み込み方としてもっともシンプルなかたち

で組み込んでいる39・42，43。すべての齢の生存率に共倒れ型（リッカー型）の効果があ

るという仮定である。これは式のうえでは離散型ロジスティック方程式を行列のかたち

で表現したものである（式4・6～式4・8）。このモデルの仮定は、個々の個体は他の個

体の死亡に対し等しくかつ独立に寄与し、そしてまた、この密度効果により付加される

死亡は他の死亡要因とは独立である、ということである43。

　これに関連した野外観察データとして、デンマークのカワウコロニーにおける11000

個体を識別したデータにより、成鳥生存率、幼鳥（初年）生存率および幼鳥の移出率に密

度依存性が認められたという報告がある54・55。これは、本解析での密度依存性の入れ方

を支持するものといえる。

　Ginzburgらは、準絶滅リスクは弱～中程度の密度依存のもとでは密度依存のない場

合よりもリスクが低く計算されると報告している。そのため、密度依存に関する情報が

ない場合は、安全側に立った（conservative）リスクを推定するために、密度依存なし

で求めることを提案している71。

　カワウについては内的自然増加率rが高く、現存個体数も多いため、密度依存性を入

れない行列モデルを適用すると非現実的な個体数が計算されるため、ここでは密度依存

性なしの場合の結果は示さなかった。
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4。9。7リスク評価結果の解釈

　本章では、ダイオキシン類の曝露による野性鳥類個体群への影響を、個体数の減少リ

スクで表現した。一方、化学物質の生態系への影響は従来、ハザード比を判断材料にさ

れてきた。また、個体群レベルの生態リスクの指標として、個体群増殖率の変化72・73、

絶滅747臥76や準絶滅リスク77・78が提案されてきた。

　このような化学物質の影響を表現する尺度の違いを比較するため、表4・12にダイオ

キシン類の影響を異なる指標で示した。

　卵死亡リスクとToxicity　quo七ientは個体レベルの影響の表現である。　Toxicity

quotientは、ここでは卵中TEQで表した曝露の95パーセンタイルまたは99パーセン

タイルと、文献から引用した卵の死亡をエンドポイントとしているNOAEL34の比とし

た。本解析の結果、推定曝露の95パーセンタイルのとき0．65、99パーセンタイルの

とき0．95となった。

　卵の死亡リスクは、バックグラウンドの死亡率を8．6％とした場合64、ダイオキシン

類の影響が加わると19％と、2．2倍になると推定された。

　鳥類の生態リスク評価で、個体群レベルに影響を及ぼすとして卵の死亡がエンドポイ

ントとされている例はあるが79、予測卵中濃度とNOAELの比のみでは個体群レベルで

影響がどのように出るか、1以下なら影響がないのか等の情報は得られない。実際に、

本解析結果ではToxicity　quotientは1以下であるが、個体群の20％減少リスクは2倍、

50％以下に半減するリスクは3．7倍になると推定された。

　内的自然増加率rの変化は、化学物質が個体群レベルに及ぼす影響の適切な指標とし

て推奨されてきた80。内的自然増加率は、化学物質の毒性による個体レベル（生存や繁

殖など）の悪影響を、集団の再生産能力への正味の影響として代表している38・72・73。

しかしながら、rの減少の生態学的な意味付けもまた簡単ではない。例えば、　Snenと

Serraは、クルマムシの個体群モデルを使ってrの5％低下は絶滅リスクをおよそ2倍

にすることを示した81。つまり、rの低下のみでもやはり、個体群の存続可能性を評価

することは難しい。

　本解析結果では、rの減少が10％のとき（0．360→0．324）、個体群の20％減少リス

クは2倍、50％以下に半減するリスクは3．7倍になると推定された。

　クルマムシの例とはシミュレーションの期間（クルマムシ100年に対しカワウ10年）

やリスクの表現方法（絶滅か個体数減少か）が異なるものの、個体群レベルの存続可能

性に関わるリスクの表現は、個体レベルやrよりも敏感に応答することがあるのが明ら

かになった。
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　東京湾周辺の現況汚染レベルにおいて、10年間の個体i数20％以上減少リスクがバッ

クグラウンドの16％から32％に2倍になると予測されたが、この値のみでは現況汚染

レベルの深刻度を判定することはできない。カワウ個体群の増殖率は十分に大きいと推

定され、また個体数が半分以下となるリスクは十分に小さい。仮に期間増殖率が1に近

い（内的自然増加率が0に近い）種で、このような個体数減少リスクが推定されれば、

その重みは大きく異なってくる。1種のみの結果では、その重みの相対化ができないた

め、次章では他の種も加えて解析を試みることとする。

　ただし、このリスクの尺度の比較から言えることは、一つの尺度に頼ることなく、い

くつもの視点から多面的に判断する必要があるということである。特に、内的自然増加

率と個体数減少リ．ILクの組み合わせは、生態学的意義と実感のしやすさを兼ね備えてお

り、化学物質の生態リスクの解釈に奥行きを与えるだろう。

表4－5　ダイオキシン類の生態リスク評価結果：表現による違い

．　　Index　of　effects Reference（R）　Exposed（E）　Ratio（E／R）

Individua1・1evel

Eg9　mOrtality　rate

TOXiCity　qUOtient

8．6％a

1000（NOAEL）c

19％b

649d

954e

2．2

0．65e

O．95f

Population・1eve1

Population　growth　rate

Decline　risk　of　20％artd　below

Dechne　risk　of　30％and　beloW

Dechne　risk　of　40％and　below

Decline　risk　of　50％and　below

0．360

16％

6．0％

1．3％

O．17％

0．324

32％

14％

4．1％

0．63％

0．90

2．0

2．3

3．1

3．7

aBased　on　the　data　by　Ludwig　et　a1．64．

hCalculated　usえng　reference　egg　mortahty　rate（8．6％）and　estimated』γPCAC工nduced

　　egg　mortahty　risk（11．7％）summing　mutual　indep　elldece．

cNo　observed　adverse　effe　ct　leve1（NOAEL）of　2，3，7，8・tetrachlorodibenzo・∬dioxin　fbr

　　double・crested　cormorant　e　gg　by　Powel1　et　a134．

d95th　percentile　of　the　probabih七y　distribution　of　2，3，7，8－tetrachlorodibenzo－p・dioxin

　　toxic　equivalents　in　eg9（TE　Q，g9）derived　by　the　exposure　analysis．

eRatio　of　95th　percentile　vahe七〇　NOAEL．

fg9七h　percentie　of　the　probability　distribution　of　TEQ。gg　derived　by　the　exposure

　　analysis．
9’@Ratio　of　99th　p　ercentile　value　to　NOAEL．
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4．10まとめ

　本章では、東京湾周辺のカワウを対象として、現況のダイオキシン類汚染レベルにお

けるリスクを確率論的アプローチにより定量化した。また同時に、環境中化学物質の毒

性と、野生鳥類の個体群レベルの応答とを関連付ける具体的なアプローチを提示した。

　本章の解析の結果、以下の知見が得られた。

1．ダイオキシン類のなかの15コンジェナーを対象とし、環境中濃度からカワウ

　　卵中濃度を確率論的アプローチで予測した結果、実測値より高めに推定され

　　た。局所的に高濃度の地点が集団レベルの卵中濃度の分布に大きく寄与してい

　　ることが示唆された。

2．個体レベルのリスク評価の手法によるシミュレーション結果を野外調査結果

　　と比較した。観察された卵死亡率を比較的よく再現でき、手法とデータの妥当

　　性を支持した。

3．現況の東京湾汚染レベルにおけるカワウの個体群減少リスクは、6000個体の

　　集団が10年で20％以上減少する確率が16％から32％と2倍となり、50％以

　　下に半減するリスクは0．17％から0．63％に3．7倍になると予測された。

4．個体群存続可能性にかかわるリスクの尺度は、個体レベルのリスクや個体群増

　　殖率で実感しにくいリスクが実感しやすく表現でき、化学物質の生態リスク評

　　価に適用できることを示した。

5．ダイオキシン類の影響をToxicity　quotient、内的自然増加率、個体数減少リス

　　クなど異なる尺度で表し、比較した結果、複数の尺度で判断する必要性が示唆

　　された。特に、内的自然増加率と個体数減少リスクの組み合わせは、生態学的

　　意義と実感のしやすさを兼ね備えており、化学物質の生態リスクの解釈に有用

　　な情報を提供できることを示した。
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第5章種の特性と個体群レベルの

生態リスク

5．1はじめに

　前章ではカワウにおけるダイオキシン類のリスクの現況評価を行った。カワウについ

ては現況の汚染レベル、おおよその採餌場所、個体数の規模や分布、人口学的パラメー

タなど比較的詳細な情報があり、それらを最大限に取り込んで解析を行った。、カワウは

情報が豊富で手法の構築には適していたが、その一方、近年個体数が増加し水産業に被

害を与えるとして有害鳥獣駆除の対象となっており1、カワウのみで日本におけるダイ

オキシン類の生態系への影響を判断することはできない。

　そこで本章では、カワウにミサゴとカワセミを加えた魚食性鳥類3種にっいてダイオ

キシン類のリスク評価を試みた。解析には第4章で構築した手法を適用した。すなわち、

底質中のダイオキシン類が魚食により鳥の卵中に蓄積して卵の死亡リスクが増大し、そ

れが将来の個体数に与える影響を個体群動態モデルを用いて推定した。

　前章では東京湾周辺という地域限定であったが、本章では地域は限定せず、日本にお

けるダイオキシン類のリスクの幅を推定することを意図した。そこで底質の汚染レベル

を、全国のバックグラウンドレベル、’東京湾の現況レベル、東京湾の過去最高レベルの

3段階で一連の解析を行った。

5．2解析方法とパラメータの推定

　4章で構築した一連のリスク評価方法をカワウ、ミサゴ、カワセミの3種に適用した。

カワウは4章で現況評価を行ったが、本章では、3種で条件を統一できる部分は統一し、

種の特性の違いが浮かびあがるように条件設定を行った。下表に解析で使用するパラメ

ータ等を列挙した。網掛け部分は第4章と異なる部分であり、以下に順に説明を加えた。

本章で新たに用いるパラメータについても推定方法と推定値を順に示した。
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表5－1本章における解析条件とパラメータ

解析ステップ パラメータ等 カワウ　　　　ミサゴ　　　　カワセミ

TEQsの分布の
@幾何平均

全国平均、東京湾平均、東京湾過去最高の3レベル

底質中

_イオキシ
@ン濃度

TEQsの分布の
�ｽ標準偏差

東京湾のデータより

曝露評価

底質中コンジェ

@ナー組成
東京湾のデータより

底質一魚間の生物濃縮係数

@　　　BSAF
東京湾の底質と魚で推定した値

魚・・鳥の卵間の生物濃縮係数

@　　　　BMF

東京湾周辺の魚とカワウ卵で

@　　　推定した値
左記の値を外挿

卵中脂肪含有量 カワウのデータ ミサゴのデータ 晩成鳥のデータ

影響評価
probit解析によるLC50と

@　　　slope

ミミヒメウの

@データ
チョウゲンボウ

@のデータ

ミミヒメウ、チ
㏍Eゲンボウ、

Aジサシ、コウ
宴Cキジ4種の
@　データ

個体レベルの
潟Xク評価

曝露評価の結果と

e響評価の結果
曝露の確率密度分布と耐性の

@　累積分布の積を積分

2段階モンテ
Jルロシミュレ

@ーション

生活史パラメータ カワウのデータ ミサゴのデータ
カワセミの
@データ

個体群レベル

ﾌリスク評価

生活史パラメータの変動係数 カワウのデータ ミサゴのデータ
カワウのデータ

@　より
環境収容力 500個体

初期個体数 500個体

計算期間 3世代または10年の長いほう

5。2．1曝露評価

5．2．1．1底質中ダイオキシン濃度

　曝露評価の出発点となるダイオキシン類の底質中濃度は、全国の平均レベル、東京湾

の現況レベル、東京湾の過去最高レベルの3段階とした。それぞれの濃度レベルで曝露

評価から個体群レベルのリスク評価までの一連の解析を種ごとに行った。

　第4章では底質中のダイオキシン類濃度をコンジェナー組成ごとプロファイルで扱

ったが、本章では総TEQの分布と各コンジェナーのTEQへの平均寄与率を用いた。

総TEQの確率分布から値を取得し、平均寄与率とTEFで各コンジェナーの濃度を逆

算するという考え方である（式5・1）。底質のコンジェナーごとの濃度が得られた後は、

第4章での曝露評価の方法と同じである。底質中のコンジェナープロファイル30セッ

トから魚中プロファイル30セットを計算し、魚中濃度の平均値を求め（式4・1再掲）、
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魚中平均濃度に生物濃縮係数を乗じて卵中濃度を推定する（式4・2再掲）。TEQsedの

分布の幾何平均、幾何標準偏差、各コンジェナーの平均寄与率は、第4章で用いた東京

湾のデータより求めた。底質中ダイオキシン濃度関連のパラメータを表5－2に示した。

　　　式5－1　（工4：ai’TE2s。d／慨㍍

　　　　　　TEQsed　：底質（乾泥）中のダイオキシン毒性等価量（wHO－bird）（Pg
　　　　　　　　　　　　TEQs／9　sediment　dry　weight　basis）

　　　　　　ai　　　：コンジェナーiのTEQsedに対する平均寄与率

式4－1

式4－2

c蒐、ユ】ξ（』・BSAFi

　　　n／f｝

TEρ，g9＝Σcs，力・BMF’・㌔・醜L

　　　　f＝1

（再掲）

（再掲）

表5－2底質中ダイオキシン濃度関連データ

コンジェナー　平均寄与率a
丁EQsedの分布の幾何平均値
TEQ－bird／sediment　d　mammal

2378TCDD
12378PCDD
2378TCDF
23478PCDF
123478HxCDF
123678HxCDF
234678HxCDF

PCB　81

PCB　77

PCB　126

PCB　105

PCB　114

PCB　118

PCB　156

PCB　157

1．00％

4．74％

10．95％

11．91％

2．22％

1．71％

2．62％

4．16％

51．00％

3．56％

0．02％

0．001％・

0．58％

0．01％

0．01％

全国平均b

東京湾平均c

東京湾過去最高d

6．7（1．6）

60（19）

330（80）

TEQsedの分布の幾何標準偏差c
1．96

a　TEQ・・birdに対する寄与率

b文献2より計算

c第4章の東京湾データに同じ
d文献3の東京湾底質コアサンプル

　データより

5．2．1．2カワセミのBMFの推定

　魚卵間生物濃縮係数BMFについては、カワセミとカワウは体重や採餌量等が大き

く異なるためカワウで求めた値をそのまま使うのではなく、カワウの値をもとに外挿を

した。

　カワセミ卵と魚間の生物濃縮係数BMFの推定方法は以下の通りである。鳥の体のワ

ンボックスモデルを想定する。鳥体内のコンジェナーiの量Qiは以下の式で表せる。

なお、排出は生物濃縮モデルで一般的である一次（first－order　mode1）を仮定する4。
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　　　赫2告肌脳短Lバぽ
　　　　　Qi　　　：1個体中のコンジェナーiの量（P9）

　　　　　FIR　　　：採餌速度（Food　ingestion　rate）（9／day）

　　　　　AE　　　：吸収係数（Assimilation　efficiency）

　　　　　Cifish　　：コンジェナーiの脂肪当たり魚中濃度（pg／g　lipid　weight　basis）

　　　　　Lfish　　：魚の脂肪含有率

　　　　　　ki　　　：コンジェナーiの排出係数（day1）

ここで鳥体内へのダイオキシン類の取り込みと排出の平衡を仮定した。式5・2の両辺を

体重で除し、また親鳥から卵への分配係数をRi，ノwとすると、コンジェナーiの卵中濃

度は以下の式で表せる。

　　　恒c㌶竿・c蟻輪
cieg9

NFIR

Lbody

Re／w

：卵中のコンジェナーiの脂肪当たりの濃度（pg／g　lipid　weight
basis）

：単位体重当たり採餌速度（Nomユalized　food　ingestion　rate）（g／

9－day）

：鳥の体内脂肪含有率

：コンジェナーiの鳥の卵と体内の分配比。卵中濃度（脂肪当
たり）／鳥の体内濃度（脂肪当たり）

すると、生物濃縮係数BMFiは以下のようなパラメータから構成されていると考えるこ

とができる。

　　　式5．4B賦一玉ユ蝋・旦三竺．R
　　　　　　　　　　　c元乃　k’　L城e’w

　　　　　BMFi　　：コンジェナーiの生物濃縮係数（Biomagni丘cation』tor）

この式5・4により、既知のBMFと採餌速度や脂肪含有率等のデータを使って、　BMF

が未知の種の値を推定できる。ここでは、吸収係数AEと卵と体内の分配係数Re／wは

各種で共通と仮定する。

式5－5　BMF。i。im。wn：BMFtl。ww×

（皿R×K，×L％ゆ」一

（亙斑x％・×L％。dy）　…wn

口unknown　：BMFが未知の種（ここではカワセミ）のパラメータ

ロknown　：BMFが既知の種（ここではカワウ）のパラメータ
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　式5－5より、カワウで得られたBMFの確率分布の幾何平均値からカワセミのそれを

求める。そのためには両種の採餌速度NFIR、ダイオキシン類の排出係数k、餌の魚の

脂肪含有量Lfi、h、鳥の体脂肪含有量Lb。dyを用いる。これらの値ないし、その推定に必

要なパラメータを表5－3に示す。

　カワセミの採餌速度NFIRにっいては、　AppendiX－1に推定方法を示した。

　ダイオキシンの排出係数kについては、摂取や代謝などの速度定数と同様のアロメト

リ式（体重のスケーリングファクター一一　1乗）に従うという知見に基づいた［k㏄Wb’1；

b＝0．723（スズメ目以外の鳥類の場合5）］　6・7。

また、得られたBMFの値を表5・4に示す。

表5－3カワセミのBMF推定のためのパラメータ

Description
（Smbo1）

Uni七 Species Value　　　Sources

Body　weight
（W） 9

cormorant

king丘sher

1936　　8

40　　　9

Normalized　food　ingestion　rate
（NFIR）

　　　　　cormorant9／9・day

　　　　　kin丘sher

0．26　　10

0．48　　5

Lipid　content　in　fish
（Lfi、h）

cormorant　　O．031　　a

kingfisher　　　O．018　　　11

Lipid　content　in　body
（Lb。dy）

cormorant　　　O．035　　　12

king且sher　　　O．055　　13

a）海：川＝53：47の割合で海水魚と淡水魚の脂肪含有率データより
30サンプリングし、その平均値の分布の幾何平均値。
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表5－4カワセミのBMFとカワウ・ミサゴのBMF

BMF
Symbo1

for　kingfisher
for　cormorant

　and　osprey

Description

Deriv　ed　distribution

　biota・sediment　accumUlation　factor
　　　　　　　（1ipid／dry）

GM土GSD　　　　GM　土　GSD

2，3，7，8・TCDD

1，2，3，7，8・PeCDD

2，3，7，8－TCDF

2，3，4，7，8・PeCDF

1，2，3，4，7，8・HxCDF

1，2，3，6，7，8壬lxCDF

2，3，4，6，7，8壬lxCDF

PCB　77

PCB　81

PCB　126

PCB　105

PCB　114

PCB　118

PCB　156

PCB　157

2．33　土　　1．54

2．96　土　　1．57

0．042　土　　1．98

2．26　土　　1．50

3．20　　土　　1．66

2．57　±　　1．49

1．55　±　　1．64

0．16　土　　1．97

3．45　士　　1．79

4．74　土　　1．81

4．06　土　　1．90

3．36　±　　2．08

4．61　土　　1．83

5．01　士　　1．82

4．86　土　　1．78

10．0　土

12．7　士

0．18　±

9．70　±

13．8　土

11．0　土

6．65　士

0．70　土

14．8　圭

20．4　土

17．4　土

14．4　士

19．8　土

21．5　士

20．9　土

1．54

1．57

1．98

1．50

1．66

1．49

1．64

1．97

1．79

1．81

1．90

2．08

1．83

1．82

1．78

5．2．1．3卵の脂肪含有率

　ミザゴの卵中脂肪含有量の分布はEllio七らのデータ14より求め、3．9±1．06％（mean

±SD）となった。

　カワセミのデータは得られなかったため、晩成鳥のデータ15を引用し、5．9±1．3％

（mean±SD）とした。

5．2．2影響評価

　第2章2．2節に記載したなかから、ミサゴ、カワセミのリスク評価に適用する毒性デ

ータを選定した。選定したデータを表5－5に示す。

　前章で説明したように（p．4－12参照）、感受性の分布を導くために卵中の半数致死濃

度（LC50）とプロビット解析の傾き（slope）の2つの値を用いる。このため、毒性試

験の元デ・…一タが記載され、それを使ってこの2つの値が取得できるものから選択した。

なお、ニワトリ（（7allis　domθstie　us）の毒性試験は多数行われているが家禽であるこ

と、鳥類のなかで特別に感受性が高いことからここでは除外し、野鳥を対象にしている
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もののなかから選定した。

　本研究の対象種ではダイオキシン類の卵注入毒性試験は行われていない。そのため、

分類学的に近い種の毒性デー一・iタを使うという基準で以下の通りとした。

　前章でも述べたが、カワウ（Pha7aerocorax　earbo）の解析には近縁種ミミヒメウ

（Phalaer・oeorax　a　urftus）のデータを適用した。これらは同属である。

　ミサゴ（Panab’on　haliaetus）は一属一種であり、同属のデータはなく、同じタカ目

であるアメリカチョウゲンボウ（Faleo　sparverius）のデ」タを選定した。

　カワセミ（A．Zcθdo　atthis）はブッポウソウ目であるが、同じ目のデータもないため、

表に挙げた4種｛ミミヒメウ（ペリカン目）、アメリカチョウゲンボウ（タカ目）、アジ

サシ（チドリ目）、コウライキジ（キジ目）｝のデータとも使用することにした。

　LC50とslopeは文献に記載されている元データを使ってLi七chifield－Wilcoxonの方

法に従い算出した。その際、ブランクデータはAbbottの式で補正した16。

　選定した毒性試験のうち、ミミヒメウとコウライキジについては試薬に

2，3，7，8－TCDDを、アメリカチョウゲンボウとアジサシにっいてはPCB126が使われて

いる。用量をダイオキシン毒性等価量TEQに統一するため、鳥類の毒性等価係数TEF17

を用いた。

表5－5　選定した毒性データー覧

Selected　　　　■speCles

Target　species　in
狽?奄刀@study

Contaminant
@　　type

TEF
iWHO
b奄窒пj

LC50
ing

sEQ／9

Slope　of
垂窒盾b奄狽

nalysis�

eference

ouble・・crestedc

盾窒高盾窒≠獅煤i

o力alacmCOτaxa

ﾆ伽s）�

reatc
盾窒高盾窒≠獅煤i

o力alacπ）coraxc

℃{0）�

，3，7，8－T

bDD�
� ．7� ．06� owell　eta

k，1998佃

merlcank
?唐狽窒?戟iFalcos

ﾏarve加s）�

sprey（
oaηd∫oηわ

＝Vae加s）�

CB126� ．1� ．1� ．74�
offm　an　eta
k，1998伯

ommon　tern（
rfema揃
父ﾅdo）�

CB126� ．1� ．8� ．53�
ofrm　an　eta
戟D，1998伯

ing・neckedp
??≠唐≠獅煤i

o力aslaημsC

n∫C力∫CμS）�

ingfisher（

`lcedo　a肋店）�

，3，7，8－T

bDD�
� 4� ．91�

osek　et　aL，1

X9320
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5。2．3個体レベルのリスク評価

カワセミの個体レベルリスク評価方法

　カワウとミサゴの場合はそれぞれ一組の毒性データを適用するが、カワセミの場合は

4組の毒性データを適用する。そのため、曝露の可変性（variability）と毒性データの

不確実性（uncertainty）を区別する2段階モンテカルロシミュレーションを実施した。

耐性の分布のパラメータ（LC50とslope）にそれぞれ分布を仮定することになる。

　図5・1に示すように、］）CsOとslopeの値は、4種で報告されている値の最小から最

大の間を同等の確率で取り得ると仮定し、それぞれ一様分布をあてはめた。また、LC50

とslopeは独立していると仮定する21。

　外部ループ（不確実性；毒性データ）は500回、内部ループ（可変性；曝露）も500

回の試行を実施した。内部ループの500というのは、卵が500個の集団の曝露頻度と

みなすことができる。それに対し、外部ループの500というのは、LC50とslopeの様々

な組み合わせで表現されるダイオキシン類への耐性の分布が500通りのバリエーショ

ンを取り得るということを意味する。

　その結果、出力された卵死亡率の分布は、4種（ミミヒメウ、アメリカチョウゲンボ

ウ、アジサシ、コウライキジ）の毒性試験の結果から導かれたダイオキシン類への感受

性の振幅の範囲内における、500個の卵の死亡率の分布と解釈できる。
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図5－12段階モンテカルロシミュレーション

5。2。4個体群レベルのリスク評価

5．2．4．1ミサゴの個体群パラメータ

　表5・6に引用または推定したパラメー・…タの一覧を示した。

　ミサゴに関してはカワウと異なり、日本における個体数の推移や生活史データはほと

んどない。そのため、北米における情報を用いた。以下、順に解説を加える。

（1）内的自然増加率（lntrinsic　gr◎wth　rate　of　natural　increase）

　Postup　alskyによるミシガン州での野外調査データ22に基づいて齢構成射影行列を組

み立て、内的自然増加率rはこの行列の最大固有値の自然対数とした。齢構成射影行列

の要素は表5－6に示すとおりである。

　第3章の考察で検討したように、曝露による影響をrとの比r’／rで測るならば、

rの絶対値にはほとんど左右されないことがわかった（3・11参照）。以上より、ここで

は上記の推定値を対照個体群のrに適用することにした。
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　曝露個体群の内的自然増加率は、対照個体群の射影行列一行目の要素すべてに（1一

ダイオキシン類による卵死亡率）を乗じた行列の、最大固有値の自然対数として求めら

れる。

（2）出産率（Fertirity　rate）

　前述の通りPostupalskyのデータを使用した。メス1個体あたりのメスの巣立ちヒ

ナ数であるから、性比を1と仮定し以下の通りO．635とした。このL27の値には、繁

殖に失敗したペアや繁殖をしなかったペアも含まれており22、集団全体の平均値である

行列要素の推定に妥当である。

1．27（young　per　occupied　nest，n＝623）　x　O．5：＝0．635

（3）出産率の変動係数（CoeWtcient　of　variation　in　fertirity　rate）

　出産率（ここでは巣立ちヒナの数）の年変動の大きさは前述のPostupaユskyの報告

では得られなかったため、北米各地、各年のデータを収集した23・24・25，26・27，28・29・30・31。

　巣立ちヒナの計測には、young／occupied　nest，　young／active　nest，　young／successful

nestの3通りがある。順にペア当たり、産卵をしたペアあたり、繁殖に成功（1羽以上

の巣立ちヒナ）したペア当たりである。本解析に最も適しているのははじめの

young／occupied　nestのデ・・一・・タであるが報告数が少ない。そのため最も報告数の多い

young／active　nestのデータの平均と標準偏差を求め、変動係数を計算した。

　その際1975年以降のデータを使用した。ミサゴはDDTとその派生物による卵殻薄

化で繁殖率が低下し個体数が減少したことが知られている。1972年のDDTの使用禁

止以後、1974年には繁殖率が個体数を維持できるまでに回復したとの報告があること

から26、1970年代前半までのデータは系統的なバイアスがあるとみなし、1975年以降

のデータとした。

　ここで推定した変動係数は、巣立ちヒナ数の集団別平均値を複数集団、複数年分プー

ルして求めたものである。これより、日本各地の集団（ペアの集まり）を一つの集団と

みなして解析する本研究には適当と考えられる。

（4）幼鳥の生存率の変動係数（C◎efficient◎f　variati◎n　in伽st・year　survival

　　rate）

　データが得られなかったため、出産率の変動係数と同じとした。

（5）生存率（Survival　rate）

　Postup　alskyの報告22より引用した。
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（6）成鳥の生存率の変動係数（CoeMcient　of　variation　in　adult　suMvaE　rate）

　1歳以降の生存率の変動係数で、1926～1947年の期間の標識データに基づいて生存

率等を解析した且enny　and　Wightによった32・5。

表5－6　ミサゴの個体群レベルリスク評価におけるパラメータ

Descri　tion Unit Smbol Value
｜ntrinsic　growth　rate　of　natura日ncrease

　　　’1
凾?≠ r 0．0406

Fe耐ty　rate（mean） 口 m司 0

m2 0

m3 0，635

m4≦ 0，635

Coefricient　of　variation　in　fertirity　rate ％ CVm 25

Coe稲cient　of　variation　　in　　first－year
唐浮窒魔奄魔≠戟@rate

％ CVpo 25

Coefficient　of　variation　in　adult　survival
窒≠狽

％ CVp答 8．4

Survival　rate 一 Po 0，485

P1 0，821

P2 0，821

P3≦ 0，850

Generation　time yea「 T 8．0

5。2。4．2カワセミ個体群パラメー一タ

　表5－7に引用または推定したパラメータの一覧を示した。

　カワセミに関しても、ミサゴと同様、日本における個体数の推移や生活史データはほ

とんどない。そのため、欧州における情報を用いた。以下、順に解説を加える。

（1）内的自然増加率（lntrinsic　growth　rate◎f　naturaE　increase）

　Bunzel　and　DrUkeによるドイツ北西部での野外調査データ9に基づいて齢構成射影

行列を組み立てた。

　齢構成射影行列の要素は表5・7に示すとおりだが、内的自然増加率rはこの行列の最

大固有値の自然対数とした。

　第3章の考察で検討したように、曝露による影響をrとの比r’／rで測るならば、

rの絶対値にはほとんど左右されないことがわかった（3・11参照）。以上より、ここで甫

は上記の推定値を対照個体群のrに適用することにした。

　曝露個体群の内的自然増加率は、対照個体群の射影行列一行目の要素すべてに（1一

ダイオキシン類による卵死亡率）を乗じた行列の、最大固有値の自然対数として求めら

れる。
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（2）出産率（Fertirity　rate）

　前述の通りBunzel　and　DrUkeのデータ9を使用した。メス1個体あたりのメスの巣

立ちヒナ数であるから、性比を1と仮定し以下の通り3．87とした。

　　　6．8（平均産卵数）×　O．53（一一一卵から巣立つ確率）×2．15（繁殖シーズン当たりの

　　　平均産卵回数）×O．5（性比）＝3．87

（3）生存率（Survival　rate）

　Bunzel　and　DrUke9で報告れている死亡率を引用し、1一死亡率とした。

（4）生活史パラメータの変動係数（Coefficient　of　variati◎n　in　vital　rates）

　生活史パラメータの年次変動の大きさはデータが得られなかったため、カワウと同じ

15％の値とした。

　すべての生活史パラメータに15％の変動係数を与えて10年間の個体数推移のシミュ

レーションを100回繰り返した結果、個体数の年次変動係数は33±14％（平均±標準

偏差、n＝＝・100）となった。ミサゴの繁殖率の変動と同じ25％をすべての生活史パラメ

ータに与えた結果は50±20％（同）だった。Pimmらによれば英国の島興に生息する

野鳥の個体群データから、個体数の年変動CV（＝個体数の標準偏差／個体数の平均、5

年以上のセンサスデータがあるものを使用）は39種で平均0．39（0～0．70、SD＝O．15）

であった33。個体数の変動が大きいと個体数減少リスクの検出がマスキングされる傾向

があること、カワウの変動係数は一つのコロニー内の変動であるのに対しミサゴの変動

係数は集団間の変動も含まれていることも勘案し、ここでは、Pimmらの平均値に近い

年変動を生起する15％を採用した。

表5－7　カワセミの個体群レベルリスク評価におけるパラメータ

Desc巾tion Smbol Smbol Value
lntrinsic　growth　rate　of
獅≠狽tral　inCreaSe†

　　　扉1
凾?≠ r 0，124

mイ 3．87

Fe貢irity　rate（mean） ⇔ m2 3．87

m3≦・ 3．87

C協Coefficient　of　variation　in

魔奄狽≠戟@ra叱es
％ Cb元o 15

CV　7

ρo 0．22

Survival　rate 一 ρイ 0．28

ρ2ζ 0．28

Generatbn　time year ア 1．4
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5．2．4．3環境収容力と初期個体数

　本章の解析では、カワウ、ミサゴ、カワセミの3種で共通の環境収容力と初期個体数

を設定した。

（1）環境収容力（Carrying　capasity）

　環境収容力は500個体とした。モデルはメスのみを対象としているので、性比を1

として1000個体の集団を想定していることになる。500個体というのは、ミサゴの日

本国内における個体数規模から設定した。

　ミサゴの日本国内の現存個体数は正確に把握されていないが、環境庁「猛禽類保護の

進め方」34のなかで　“国内の生息個体数が1000羽前後かそれ以下と推定される”猛禽

類5種のうちの一つに挙げられていることを根拠にした。性比は1と仮定した。したが

って、ミサゴについては日本全国を一一っの集団とみなし、解析対象としたことになる。

近畿地区鳥類レッドデータブックによれば、近畿圏の生息個体数は府県レベルで1桁

～2桁と報告されている35。

　カワセミについても、環境収容力を推定するためのセンサスデータ等は存在しない。

カワセミの500個体というのはミサゴと異なり、河川流域程度の規模を想定している。

近畿地区の鳥類レッドデータブックによれば35、近畿圏の各県における生息個体数は2

桁～4桁と報告されている。また、個体数の増減状況は、7府県のうち増加が1県（奈

良県）、減少が2県（滋賀県、兵庫県）、増減なしが2府2県（大阪府、京都府、三重

県、和歌山県）となっている。テリトリーサイズに関しては、英国における標識個体の

遺体回収されたデータより、およそ3分の2の個体は出生地から9km内で回収され、8

割以上は49km内で回収されている36。また、類縁種Be1七ed　kingfisher（カワセミより

ヤマセミに近い）のテリトリーサイズは数km内外と報告されている5。このことから

500個体というのは概ね妥当な規模とみなした。

　カワウについては、500個体というのは1980年前後の関東地方の個体数（性比1と

仮定）と同程度である。全国で5～6万羽と推定される現在の規模からみると37、やや規

模の大きな一つのコロニー程度の個体数といえる。

（2）初期個体数（lnitial　p◎pulation　size）

　対照個体群、曝露個体群とも初期個体数は、500（＝対照個体群の環境収容力）とし

た。これは、対象とする集団を、平衡個体数付近で変動しているとみなしたことになる。

5．2．4．4世代時間と計算期間

　計算期間は3世代または10年間の長いほうとした。これは、種によって寿命が異な

ることから世代単位とすることと；レッドデータブックの絶滅危惧等のカテゴリ定義に
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おける定量的要件38のなかで、個体群の減少を判定する期間として使われていることに

基づいた。

　世代時間丁は繁殖齢の平均を表す尺度で、齢をx、x齢までの生残率を1．、　x齢の産

子力をm、とすると次式で定義される39。生残率1．はx齢までの生存率Piの積である。3

種の世代時間と、設定したシミュレーション期間を下表に示した。

式5．6T，．btl・mx

　　　　　　ll1　lxm、

1。　＝Po・Pi…P。，1

表5－8　3種の世代時間と計算期間

カワウ ミサゴ カワセミ

世代時間（年）

v算期間（年）

5．0

P5

8．0

Q4

1．4

P0

5．3個体群モデルの感度解析

　4章においてカワウの個体群行列モデルで行った感度解析をミサゴとカワセミにつ

いても実施した。ロジスティック回帰を使うMcCarthyらが提示した方法で40・41、目的

変数は4章と同様、’　20°／・以下になる個体数減少リスクとした。

　カワウでは11個の生活史パラメータを説明変数としたが、ミサゴでは7つ（繁殖率

の平均値mとその変動係数CVm、初年度の生存率の平均値poとその変動係数CVpo、1

歳と2歳生存率の平均値Pl，2、3歳以上の生存率の平均値P3≦、1歳以上の生存率の変動

係数CVp1≦）カワセミでは6つ（繁殖率の平均値mとその変動係数CV取初年度の生存

率の平均値poとその変動係数CVpo、1歳以上の生存率の平均値p1≦とその変動係数

CVp1≦）である。

　これらのパラメータに平均値の上下10％の一様分布を与え、2段階モンテカルロシ

ミュレーションによりパラメータと結果を記録しておき、ロジスティック回帰式（式

4・14）の回帰係数を最尤法で求めた。結果を図5－2に示した（カワウは再掲）。

　これにより、個体数減少リスクを大きく左右しているのはカワウとミサゴでは成鳥の

生存率とその変動係数であり、カワセミでは逆に繁殖率と幼鳥の生存率であることが判

った。また、3種に共通しているのは、生存率や繁殖率の回帰係数は概ね負の値をとり、
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変動係数は正の値をとる。つまり前者が大きくなればリスクは小さくなり、後者が大き

くなればリスクが大きくなるということで、予想された傾向が裏付けられた。

　このような感度解析によって、個体群減少リスク評価の不確実性を低減するために精

度を高めるべきパラメータが特定できる。それは種の特性によって異なり、それはおよ

その生活史パラメータが得られれば予測できる。

12

無8
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一8

三

．ll

§：

豊ll

旦：il

　－－25

　　9
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員一2
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　－8

図5－2　3種の個体群モデルの感度解析結果

5・15



5A結　果

5．4．1曝露評価結果

3種の曝露評価の結果を表5－9に示した。また、東京湾現況平均レベルでの卵中TEQ

の確率密度分布を図5－3に示した。

　表5－9　3種の曝露評価結果：卵中濃度分布の幾何平均GMと幾何標準偏差GSD
（底質中濃度の単位：pg　TEQ－bird／g　sediment　dry　wt．鳥の卵中濃度の単位：pg正Q－bird／g　egg）

底質のレベル カワウ ミサゴ カワセミ

全国現況平均レベル
fM＝6．7，　GSD＝t96

　GM＝27

fSD＝t58
GM＝21
fSD＝1．67

GM＝7．5

fSD＝1．59

東京湾現況平均レベル
fM＝60，　GSD＝1．96

GM＝246
fSD＝1．57

GM＝184
fSD＝1．66

GM＝66
fSD＝t59

東京湾過去最高レベル

fM＝330，　GSD＝土96
GM＝1360
fSD＝1．57

GM＝1020
fSD＝t63

GM＝368
fSD＝t59

O．015

O．Ol

O．005

0

0　　　100 200　　300　　400　　500　　600　　700　　800

TEQegg（pg　TEQ－bird／g　egg）

図5－3　3種の曝露評価結果：卵中TEQの確率密度分布
　　（底質レベルが現況の東京湾平均レベルのとき）
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5．4．2個体レベルのリスク評価結果

　各汚染レベルにおける3種の卵死亡リスクを表5・10および図5－4に示した。カワウ

とミサゴについては式4－5の積分の結果、カワセミについては2段階モンテカルロシミ

ュレーションで得られた結果である。カワセミでは2段階モンテカルロシミュレーショ

ンにより各汚染レベルにつき500個の卵死亡率が計算され、Crystal　BaU4．0によりワ

イブル分布を適合させた。個体群レベルのリスク評価にインプットするのは、この分布

の50％タイルと95％上側信頼区間（95％UCL：Upper　confidence　limit）とした。

　カワウとミサゴでは毒性データのLC50はそれぞれ3．7μg／kgと6．1μgZkgでカワウ

のほうが敏感と考えられるが（ミサゴの感受性はチョウゲンボウと同じとみなしてい

る）、プロビット解析の傾きが後者のほうが緩やかなため、影響を受ける個体の分布が

広がっている兼ね合いからミサゴのリスクも高くなっていると考えられる。

表5－10　3種の個体レベルリスク評価結果：各汚染レベルにおける卵の死亡リスク

カワセミ
底質のレベル カワウ ミサゴ

50percentile 95％UCL

全国現況平均レベル
fM＝6．7，　GSD＝1．96

1．4％ 3．6％ 0．09％ t9％

東京湾現況平均レベル
fM＝60，　GSD＝1．96

11％ 13％ 1．0％ 9．3％

東京湾過去最高レベル
fM＝330，　GSD＝1．96

33％ 29％ 8．4％ 28％

40％

ポ30％
亘

日

亘20％
2

8
t・1・110％

0％

1　　　　　　　　　10　　　　　　　　tOO　　　　　　　lOOO

　TEQsed（pg　TEQ－bird！g　sed　im　ent　dry）

図5－4　各汚染レベルにおける3種の卵の推定死亡リスク
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5。4．3個体群レベルのリスク評価結果

　カワウ、ミサゴ、カワセミの個体数減少リスク曲線をそれぞれ図5－5、図5・6、図5・7

に示した。計算期間は、カワウは3世代で15年、ミサゴは3世代で24年、カワセミ

は10年である。

　カワウとミサゴについては、全国の平均レベル、東京湾の現況レベル、東京湾の過去

最高レベルを汚染のない場合とともにまとめて図示した。ミサゴについては、近年の個

体数規模のミサゴ集団がそれぞれのレベルのダイオキシン類汚染によって被っている

と推定された個体数減少リスクということになる。例えば500個体いた集団が24年後

に50％以下に減少、すなわち250個体以下になる確率は、ダイオキシンの影響のない

ときで14％、ダイオキシンの影響が加わると、全国平均レベルでは17％、東京湾の汚

染レベルでは32％と推定された。

　カワセミについては、個体数減少リスク曲線を各汚染レベル別に図示した。これらの

図は、県域レベルの規模のカワセミ集団が被っていると推定された個体数減少リスクと

いうことになる。これらの図では、カワセミのダイオキシン類への感受性が分類学上の

目の異なる4種の鳥（ミミヒメウ、アメリカチョウゲンボウ、アジサシ、コウライキジ）

の幅をもちうると仮定していることから起因する不確実性の幅を95％UCLで表示して

いる。例えば500個体いた集団が10年後に50％減少、すなわち250個体以下になる

確率は、ダイオキシンの影響のないときで42％、ダイオキシンの影響が加わると、全

国平均レベルでは42～44％、東京湾の汚染レベルでは43～59％と推定された。
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5．5考察

5．5．1曝露評価について

　図5・8に底質中の汚染レベルと3種の鳥の予測卵中濃度を示した。両軸とも対数正規

分布の幾何平均値で、対数軸で表してある。横軸のレベルの汚染水域の魚を採餌する集

団の、卵中濃度分布のi幾何平均値の推定値ということになる。

　ここでのカワウとミサゴの違いは、卵中脂肪含有量の違いであり、カワウとカワセミ

では卵中脂肪含有量に加えて魚卵間の生物濃縮係数BMFの違いが現れている。　BMF

の違いは5．2．1．2カワセミのBMFの推定で示したように、体の大きさの違いからくる採

餌量や代謝量の種による違いを加味したものになっている。
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十cormorant
十〇sprey
一く》一　ki　ngfisher
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　正Qsed（pg　TEQ－birdlg　sediment　dry）

図5－8　3種の曝露評価結果：底質中TEQ分布の幾何平均値と
　　　　　　卵中TEQの幾何平均値の関係

　ここで、この推定結果の妥当性を既存のデータにあてはめて検討を行った。そのため

に、カワウとトビの地域別の体内濃度データと対応する地域の底質濃度デ・…一タを用い

た。トビは雑食性の猛禽であるが海岸近くのものは魚類を主食にしているといわれてい

ることから42、ここではミサゴと比較した。両種は環境省の野生生物のダイオキシン類

蓄積状況調査で対象…種になっている11・43。地域別の筋肉中TEQ濃度の幾何平均値と、

その地域の公共用水域底質中TEQ濃度2の幾何平均値を対応させ、予測値とともに以下

に図示した。
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（実測値の底質中濃度は文献2、カワウ体内濃度は文献43より）

　10000
璽

§1…

自

　　100旦

亘

2　tO
’E5

9
ト　　　　1

型

麟’ }圃

東京妻周辺

予響値

0．1　　　　1　　　　10　　　　100　　　1000

　　　　TEQs　insediment
　　　（pg　TEQ－birdlg　sediment）

図5－10　ミサゴの卵中濃度予測値（◎）とトビの体内濃度実測値（・）
　　（実測値の底質中濃度は文献2、トビ体内濃度は文献11，43より）

　曝露評価の予測式（式4－1、式4－2、式5－1）は線形であり、実測値にっいても底質

レベルの高い地域の鳥の蓄積レベルが高い傾向はみてとれる。しかし、幾何平均値でく

らべると概ね実測値が予測値を上回っている。理由として以下の事項が考えられる。

　ひとつは、予測値が卵中濃度に対して実測値は体内（筋肉または脂肪）濃度であるこ

とがあげられる。Brauneらの報告によれば錘、セグロカモメの体内濃度と卵中濃度の

比（Egg／Whole：脂肪べ一ス）は4塩素～6塩素PCBsの平均で0．53±0．10（Mean±

SD）、　PcDDsで1．2±o．33、　PCDFsでo．87±o．02である。卵中TEQへの寄与率は
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PCBsで約4分の3を占めており、体内と卵中の脂肪含有率を考慮しても卵中濃度のほ

うが体内濃度よりも低いと推察される。本モデルのBMFはこの分配比も含んだものと

解釈できるため、体内濃度である実測値が高いと考えられる。

　もうひとつは、ここでの予測値はダイオキシン類のコンジェナー組成を東京湾の平均

組成で代表させており、これが各地域の組成と異なっていることに起因するずれが考え

られる。たとえば、北関東の底質濃度は4つの河川のデータであるが、平均組成をみる

とPCDDIFsで底質中TEQの約92％を占めている。九州の底質濃度では海域の9つの

底質濃度の平均組成でPCDD／Fsが約67％であった。本予測の設定ではPCDDIFsの寄

与率の合計は35％であり、こういったPCBsとの寄与が逆転している地域では、底質

中濃度を過小にインプットしてしまうことになる。このことから予測値の直線からずれ

るということが考えられる。ダイオキシン類のコンジェナー組成は地域的に大きく異な

り、地域的な曝露を予測する場合は、前章における解析のように組成情報を組み入れる

重要性が示唆された。

　また、横軸の底質濃度との対応は、ここでは府県レベルで対応させているだけなので、

採食地域の代表性という観点からの不確実性が存在する。前章における曝露モデルの感

度解析で底質中濃度が卵中濃度を大きく左右していることが示されたが（p．4－23）、対

象集団の採餌場所の情報は重要である。

　カワセミの予測では魚卵間の生物濃縮係数BMFの外挿を行った。この方法の妥当

性を検討するため、以下のようにセグロカモメの実測値と比較をした。Brauneと

Norstromはオンタリオ湖のセグロカモメに蓄積した有機塩素化合物について、卵を含

めた体内分布や餌魚の濃度を報告している44。その報告値のなかから、本解析で扱って

いるコンジェナーと同じコンジェナーについて卵中濃度と魚中濃度からBMFを計算し

た。一方、未知のBMFの換算式5・5（P．5－4）にセグロカモメの体重や採餌量5、体内

と魚の脂肪含有量44とカワウのBMFとパラメータを代入し、セグロカモメのBMFを

推定した。結果を図5－11に示した。外挿のもととしたカワウのBMFも同時に図示し

た。5っのコンジェナーのなかで推測値が実測値から求めたBMFとよく一致している

ものもあるが、ほかは推測値が小さくなっている。これらはすべて分布をもつ値であり

一概にはいえないが、卵中濃度の推定が過小に推定される可能性があり、今後さらに検

討が必要と考えられる。
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図5－11　セグロカモメ（herring　gull）のBMFの推定値（◇）と実測値（國）の比較
　　　　　　　　　　　　（実測値璽は文献44より計算）

5．5．2リスク指標間の比較

　表5・11～13に各段階の底質汚染レベルにおける3種のリスクをいくつかの尺度を併

せて示した。個体レベルのリスク尺度として、卵死亡リスクと曝露評価の95パーセン

タイルおよび99パーセンタイルでのNOAELとの比（Toxicity　quotien七）を示した。

個体群レベルの尺度として個体群増殖率と個体数減少リスク（20％～100％）を示した。

　表5・11の全国の現況平均（バックグラウンド）レベルをみると、この曝露レベルで

はほぼ影響がないといえる。表5・12の東京湾の現況平均レベルをみると、ミサゴに関・

して3世代で500個体の集団が半分以下になるリスクが14％から32％に2．3倍等とな

っている。これは全国の個体がすべて東京湾周辺レベルの曝露を受けつづけた場合のリ

スクと解釈できるので、このまま現実にあてはめられないが、もっと小規模な集団のリ

スクをさらに検討するためのきっかけになるだろう。表5・13の東京湾過去最高レベル

をみると、ミサゴとカワセミでは個体群増殖率が負の値になっており、個体数減少リス

クが非常に高くなる可能性が推定された。この過去最高レベルというのは、東京湾の底

質コアサンプル中の1970年前後の年代で測定されたものである3。底質のダイオキシ

ンレベルの平均がこのレベルであり、その曝露を受けっづけたとしたら、ミサゴやカワ

セミのようなもともと個体群増殖率の高くない種は重大な影響を受けていた可能性が

推定された。

　リスク尺度を比較してみると、たとえば東京湾現況レベルのミサゴで（表5’12）、

ToXicity　quo七ientは曝露の95パーセンタイルで021、99パーセンタイルで0．30であ
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る一方、卵の死亡率は1．3倍、個体群増殖率は54％減少し、個体数が50％以下になる

リスクが14％から32％で2．3倍、80％以下に減少するリスクが0．53％から2．6％に4．9

倍となっている。これより、第4章のカワウの例でも指摘したように、個体群存続可能

性に関わるリスク尺度は、個体レベルのリスク尺度よりも実感しやすいかたちで鋭敏に

リスクを検出することがわかった。

　このような集団の存続可能性をリスクの尺度とすれば、レッドデータブックなどの野

生生物保護施策と共通の評価基盤をもっことにっながる。そうすれば、野生生物に影響

を与える様々な要因のなかでの化学物質の影響の相対的位置付けが明らかとなり、環境

基準値等の設定の際に、根拠の明確化につながると考えられる。
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　　　表5－11　ダイオキシン類の生態リスク評価結果：表現による違い
底質中TEQのGMが全国平均レベルのとき（6．7pg　TEQ－bird／g　sedimetnt）

lndex　of　effects Reference（R Ex　osed（E Ratio　E／R

qr饅奪ρo照Qr鯖l
Individual－level

　　　Egg　mOrtality　rate

　　　τbxicity　quotient

Population－level

　　　Population　groWth　rate

　　　20％decline　risk

　　　30％decline　risk

　　　40％decline　risk

　　　50％decline　risk
鶯§鹸滋

IndMdualLlevel

　　　Egg　mortality　rate

　　　Toxicity　quotient

Population－level

　　　Population　growth　rate

　　　20％decline　risk

　　　50％decline　risk

　　　70％decline　risk

　　　80％decline　risk
　　　　　　ll　
Ki鱒f1s蝋・

lndMdual－level

　　　Egg　mortality　rate

Toxicity　quotient

Population－level

　　Population　growth　rate

　　20％decline　risk

　　50％decline　risk

　　80％decline　risk

　　lOO％decline　risk

　　　8．6％

1000（NOAEL）※2

0．36

18％
7．0％

1．5％

0．23％

　　　33％
2000（NOAEL）※5

0．0406

41％
14％
2．7％

0．53％

28％

　　　1000r
lOOO（NOAEL）※6

0．124

60％

42％
18％
0．29％

9．9％

58※3

78※4

0．356

21％
8．0％

1　．9％

O．21％

35％
48※3

69※4

O．036

48％
17％
3．4％

0．54％

29％

16※3

22※4

0．110

60％

42％
17％
0．27％

S1，＝鱈※1

　1．1
0．058※3

0．078※4

O．99

1．1

1．1

1．2

0．91

　　S†＝24

　1．1

0．024※3

0．035※4

0．88

1．2

1．2

1．3

1．O

ST：1・0
　　　’‖

　　　　1．O

O．16（0．016）※3※

　　　　7

0．2（0．02）※4※7

0．88

1．0

1．0

1　．0

0．9

※1）ST＝シミュレーション期間
※2）ミミヒメウ

※3）卵中TEQ分布の95％タイル値のとき
※4）卵中TEQ分布の99％タイル値のとき
※5）アメリカチョウゲンボウ
※6）NOAEL＝100：コウライキジ、　NOAEL　＝1000：ミミヒメウ
※7）（）内はミミヒメウのNOAELとの比
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　　　表5－t2　ダイオキシン類の生態リスク評価結果：表現による違い
底質中TEQのGMが東京湾平均レベルのとき（60pg　TEQ－bird／g　sedimetnt）

lndex　of　effects Reference　R Ex　osed　E） Ratio　E／R

Gre講9QτmΩ鱈鱗
IndMdual－level

　　　Egg　mOrtality　rate

　　　Toxicity　quotient

Population－level

　　　Popu｜at・ion　growth　rate

　　　20％decline　risk

　　　30％decline　risk

　　　40％decline　risk

　　　50％decline　risk
⇔§献鯉・

lndMdual－level

　　　Egg　mOrtality　rate

　　　TOXiCity　qUOtient

Population－level

　　　Population　growth　rate

　　　20％decline　risk

　　　50％decline　risk

　　　70％decline　risk

　　　80％decline　risk
き　　’　　　　　　ま　　　　ト

Ki剛is瞳1．

lndMdual－level

　　　Eg9　mortality　rate

Tbxicity　quotient　・

Population－level

　　Popul’ation　growth　rate

　　20％decline　risk

　　50％decline　risk

　　80％decline　risk

　　100％decline　risk

　　　8．6％

1000（NOAEL）※2

0．36

18％
7．0％

1．5％

0．23％

　　　33％
2000（NOAEL）※5

O．0406

41％
14％
2．7％

0．53％

　　　28％

　　　100　or

lOOO（NOAEL）※6

0．124

60％

42％
18％
O，29％

19％
516※3

701※4

0．326

35％
16％
4．6％

O．84％

42％
423※3

598※4

0．022

66％

32％
8．7％

2．6％

35％
141※3

193※4

O．514

76％
59％

30％
0．53％

訂≒麟．

　2．2

0．52※3

0．70※4

0．91

1．9

2．2

3．1

3．7
　　ぐe’　　　　tt　ゼ

　　S丁F21

　1．3

0．21※3

0．30※4、

0．54

1．6

2．3

3．2

4．9

s脚9

　　　1．2
1．4（0．14）※3※7

1．9（O．19）※4※7

O．41

1．3

1．4

1　．7

・1．8

※1）ST＝シミュレーション期間
※2）ミミヒメウ

※3）卵中TEQ分布の95％タイル値のとき
※4）卵中TEQ分布の99％タイル値のとき、
※5）アメリカチョウゲンボウ
※6）NOAEL＝100：コウライキジ、　NOAEL＝1000：，ミミヒメウ
※7）（）内はミミヒメウのNOAELとの比
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　　　　　表5－13　ダイオキシン類の生態リスク評価結果：表現による違い
底質中TEQのGMが東京湾過去最高レベルのとき（330pg　TEQ－birdlg　sedimetnt）

lndex　of　effects Reference（R Ex　osed（E） Ratio　E／R

嚇熊t鱈『願9償」鰺

lndividual－level

　　　Egg　mO曲lity　rate

　　　Toxicity　quotient

Population－level

　　　Population　growth　rate

　　　20％decline　risk

　　　30％decline　risk

　　　40％decline　risk

　　　50％decline　risk

難鹸ぱ
Individual－level

　　　Egg　mOrtality　rate

　　　Toxicity　quotieりt

Population－level

　　　Population　growth　rate

　　　20％decline　risk

　　　50％decline　risk

　　　70％decli／ne　risk

　　　80％decline　risk

K随俸h6曜・
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5。5．3個体群レベルのリスク評価結果とリスク指標

　個体群減少リスクの結果から、20％以上減少するリスクと50％以上減少するリスク

の値を抜き出し、底質中汚染レベルとの関係を図5・12に示した。カワセミについては

95％上側信頼限界が付してある。

　これらの図のなかで、全国のバックグラウンドレベル（各種の左から2っめのプロッ

ト）から東京湾の現況平均レベル（同3つめのプロット）のあいだに、日本における現

在のダイオキシン汚染レベルがおおよそ収まっているのではないかと考えられる。この

範囲に注目すると、20％以上減少リスクも50％以上減少リスクもミサゴは汚染レベル

の増加とともに増大する率が高いのがみてとれる。カワウについては20％以上減少リ

スクは増加率が比較的大きいが、半減するリスクはほとんどない。

　この解釈は以下のように考えられる。カワウとミサゴでは個体群増殖率の大きさや低

下率が大きく異なっている。東京湾現況レベルでの内的自然増加率の低下は、カワウが

0．360から0．326に約90％に低下するのに対しミサゴでは0．0406から0．0220に54％

に低下している（表5・12参照）。ミサゴについては、もともと低い増殖率が半減して

おり、個体数減少への傾向が加速されると解釈できる。さらに、カワウはまとまった地

域集団を想定しており、生活史パラメータの変動もそれに対応する情報から推定してい

る。一方、ミサゴは全国規模を想定しており、生活史パラメータの変動が各地域集団間

の変動も加味したものとなっているため、個体数の年変動が大きいことも理由のひとつ

と考えられる。

　カワセミはカワウと同程度の生活史パラメータの変動係数を仮定したが、生活史感度

の関係で個体数変動が大きく、ダイオキシンによる影響とバックグラウンドとの差が現

れにくい結果となっている。

　これらの結果から以下の点が示唆される。ひとつは、個体数の年変動の情報の重要性

である。本解析では各生活史パラメータの変動として組み込んでいるが、それによって

個体数の増減が生起されるので、種ごとの特性を反映するように値を吟味する必要があ

る。もし過小であれば、大きく減少（半減するなど）するリスクが検出されず、一方、

過大であれば、バックグラウンドの変動も大きくなって影響要因との差がマスキングさ

れてしまうことになる。
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図5－12　各汚染レベルにおける3種の20％以上または50％以上個体数減少リスク

　さらに、本解析では20％以上減少リスクを一っの指標としたが、より大きな減少率

のリスクのほうが（たとえば20％以上よりも50％以上のほうが）指標に適しているこ

とが浮かびあがってきた。これは、もともとの変動からみて20％程度の個体数の増減

はあるということのほかに、リスクの高い種とそうでない種との差が明瞭になるからで

ある。図5・12で20％以上減少リスクと50％以上減少リスクを比較すると、カワウの

ような比較的安定した集団のリスクは後者では検出されなくなる一方、ミサゴやカワセ

ミのリスクは20％以上減少リスクと同程度に検出されている。

　そこで、個体数の減少率別のリスクについて、20％以上減少と50％以上減少リスク

以外についても、バックグラウンドのリスクとの比（曝露下のリスク／バックグラウン

ドのリスク）をとり、図5－13に種別に図示してみた。これをみると、減少率の大きな

リスクほどバックグラウンドとの比が大きくなる傾向が一貫して認められる。各汚染レ
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ベルのなかでそうであるとともに、曝露レベルが高くなると減少率の大きなリスクのリ

スク比は増大している。このような性質は、リスクの尺度に適していると考えられる。

減少率の大きな事象ほど避けたいことであり、それは敏感に検出されるべきだからであ

る。

　以上の検討により、個体群レベルのリスク指標は減少率の大きなリスクを低く抑える

という方向が適切であると提案する。減少率の大きさをどこに設定するかであるが、図

5－13をみると、バックグラウンドがゼロでないリスクは、カワウでは50％減少で、カ

ワセミでは絶滅であり、種によって異なる。このなかで50％以下になるリスクという

のは、わかりやすいとともにこの3種間で比較ができる。リスク尺度は多くの種間や事

例間で比較ができるほうが望ましいと考えられる。

　また、レッドデータブックの絶滅危惧IB類（絶滅危惧LA類ほどではないが近い将

来における絶滅の危険性が高いもの）の定量的指定要件のひとつは、次のいずれかの形

で個体群の減少が見られる場合としている38。

1．最近10年間もしくは3世代のどちらか長い期間を通じて、50％以上の減少が

　あったと推定される。

2．今後10年間もしくは3世代のどちらか長い期間を通じて、50％以上の減少が

　あると予測される。

この要件は現存個体数の規模の指定がないため、その意味でも適用範囲が広く、化学物

質管理に個体群レベルの生態リスク評価指標を導入するうえで一つの有力な指標にな

りうると考えられる。

　ところで、この絶滅危惧IB類の指定要件は、50％以上の減少の確度が高い、決定論

的な記述であり、本解析での50％以上個体数減少リスクが幾つ以上である場合かにっ

いては、対応が簡単ではない。絶滅危惧IB類の指定要件は環境収容力1（が50％以上

減少することと解釈できる。すると、本研究の個体群動態モデルでは、環境収容力K

と内的自然増加率rは化学物質の影響によって同じ率で低下すると仮定していること

から（p．4－18の4．7．1．1（3）密度依存性参照）、この仮定を置くならばKの50％以上減

少という要件はrの50％以上減少ということに言い換えることができる。

　4．9．7節においても指摘したが、rの減少も単独では、その生態学的な意味付けが難

しい。例えば、SnelとSerraは、クルマムシの個体群モデルを使ってrの5％低下は

絶滅リスクをおよそ2倍にすることを示した45。つまり、rの低下のみでもやはり個体

群の存続可能性を評価することは難しい。

　そこで、個体群レベルの生態リスク評価では、たとえば、内的自然増加率の変化と、

50％以上個体数減少リスクという2つの尺度を併用することが望ましいと考えられる。

あるいは、表5－11～13に示すように、その二つの尺度を推定する過程で得られる複数
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の尺度をもって解釈をすることで、相互に補完しあい、生態学的な意味付けと実感しや

すさを兼ね備えた生態リスク評価が可能になると考えられる。

comρrant

osprey

48

　36

8
9
M24
．竺

　12

0

24

　18

£

巴

エ12
．9

　6

0

十50％decline

K＞－20％deciine

0　　　　　　　100　　　　　　200　　　　　　300　　　　　　400

TEQ　in　se　dime　nt（pg　TEQ－bird／g　sediment）

十80％decline

十50％decline
－－n－20％decline

t

0　　　　　　　100　　　　　　200　　　　　　300　　　　　　400

TEQ　in　sediment（pg　TEQ－bird／g　sediment）

kingfisher
18

　12£
巴

亘

　6

十extinction

十80％decline

十50％decline
－O－－20％decline

　　　　0
　　　　　0　　　　　　　100　　　　　200　　　　　　300　　　　　400

　　　　　　TEQ　insediment（pg　TEQ－bird／g　sediment）

図5－1　3　減少レベルと個体群減少のリスク比
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5．6まとめ

　第4章で構築した生態リスク評価手法を適用し、カワウ、ミサゴ、カワセミの3種の

魚食性鳥類のダイオキシン曝露によるリスク評価を行った。日本の底質の全国平均レベ

ル、東京湾の平均レベル、東京湾の過去最高レベルの3段階で、個体群レベルのリスク

を定量化した。種の特性が鮮明となるように、底質の汚染レベル、個体数の規模等は同

条件に設定した。その結果、以下の知見が得られた。

1．全国平均（バックグラウンド）レベルのダイオキシン類の曝露では、魚食性鳥

　　類へのリスクはほぼないと推定された。

2．ミサゴでは現況汚染レベルでの個体数50％以上減少リスクが比較的高いおそ

　　れがあることが示唆された。

3．ミサゴにおいて、東京湾の平均レベルの曝露を受けつづけた場合、ToXici七y

　　quotien七（曝露の95パーセンタイル／NOAEL）が0．2であるny方で、個体数

　　50％以上減少リスクは14％から32％に2．3倍と予測された。個体群存続可能

　　性に関わるリスク尺度は、個体レベルのリスク尺度よりも実感しやすいかたち

　　で鋭敏にリスクを検出することが明らかになった。

4．個体群レベルのリスク尺度の検討を行った結果、個体数減少リスクは減少率の

　　大きなリスクほどバックグラウンドとの比が大きくなり、リスクの高い種とそ

　　うでない種との差が明瞭になる傾向が認められた。そこで、個体数50％以上

　　減少リスクを個体群レベルのリスク尺度の一つに提案した。

5．生態リスク評価は単独の尺度では解釈が難しくまた誤るおそれがあり、内的自

　　然増加率の変化と、50％以上個体数減少リスクなど、複数の尺度を併用するこ

　　とが望ましいことが確認された。それにより、相互に補完しあい生態学的な意

　　味付けと実感しやすさを兼ね備えた生態リスク評価が可能になると考察した。
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第6章総　括

本研究の結果を以下にまとめた。

第1章　緒論

　本研究の背景と必要性および研究目的について述べた。また、対象種を選定し、本論

文の構成を記した。

第2章　既存知見の整理

　ダイオキシン類の野生鳥類への影響と、生態リスク評価手法について既存の研究をレ

ビューし、以下の知見を得た。これらは対象種の選定、生態リスク評価手法の枠組みづ

くりの基礎となった。

1．ダイオキシン類の野生鳥類への影響のなかで、胚の致死がもっとも敏感な悪影

　響のひとつである。

2．ライフステージで感受性が異なる毒性影響を個体群レベルの応答に反映する

　　には、齢構成射影行列モデルの適用が有望である。

第3章　カワウにおけるダイオキシン類の過去回帰的・決定論的な影響評価

　1974～1986年における上野不忍池のカワウを対象とし、東京湾底質中のダイオキシ

ン類によるカワウ集団への個体群レベルの影響をいくつかの単純化した仮定のもとで

定量的に推定した。その結果、以下の成果が得られた。

1．東京湾周辺のカワウ個体群の人口学的パラメータ（齢別繁殖率、生存率、内的

　　自然増加率）を推定した。

2．1974～1986年のダイオキシン類の推定曝露レベルにおいて、カワウ集団が被

　　っていた影響は、以下のように予測された。対照集団と比較して

　　・内的自然増加率は89％に低下

　　・延べ個体数は86％に低下

3．対象期間およびそれ以前の汚染レベルの高かった時期においても、東京湾周辺

　　のカワウは、ダイオキシン類への曝露による卵死亡率の上昇という単独の影響

　　のみによっては、個体数の減少には至らなかったであろうと推定された。
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4．実在した集団の推定曝露レベルから、比較対照とするコントロール集団のパラ

　　メータを逆算する方法を提示した。

5．推定曝露レベルの影響尺度への感度解析を実施した。曝露個体群と対照個体群

　　の内的自然増加率や延べ個体数の絶対値ではなく、比を影響尺度とするなら

　　ば、その尺度は推定曝露レベルに大きく左右されないことを確認した。

第4章　カワウにおける確率論的なダイオキシン類の生態リスク現況評価

　東京湾周辺のカワウを対象として、現況のダイオキシン類汚染レベルにおけるリスク

を確率論的アプローチにより定量化した。また同時に、環境中化学物質の毒性と、野生

鳥類の個体群レベルの応答とを関連付ける具体的なアプローチを提示した。本章の解析

の結果、以下の点が明らかになった。

1．ダイオキシン類のなかの15コンジェナーを対象とし、環境中濃度からカワウ

　　卵中濃度を確率論的アプローチで予測した結果、実測値より高めに推定され

　　た。局所的に高濃度の地点が集団レベルの卵中濃度の分布に大きく寄与してい

　　ることが示唆された。

2．個体レベルのリスク評価の手法によるシミュレーション結果を野外調査結果

　　と比較し、検証した。シミュレーション結果は観察された卵死亡率を比較的よ

　　く再現でき、本解析の手法とデータの妥当性を支持した。

3．現況の東京湾汚染レベルにおけるカワウの個体群減少リスクは、6000個体の

　　集団が10年で20％以上減少する確率が16％から32％と2倍となり、50％以

　　下に半減するリスクは0．17％から0．63％に3．7倍になると予測された。

4．個体群存続可能性にかかわるリスクの尺度は、個体レベルのリスクや個体群増

　　殖率で実感しにくいリスクが実感しやすく表現でき、化学物質の生態リスク評

　　価に適用できることを示した。

5．ダイオキシン類の影響をToxicity　quotient、内的自然増加率、個体数減少リス

　　クなど異なる尺度で表し、比較した結果、複数の尺度で判断する必要性が示唆

　　された。特に、内的自然増加率と個体数減少リスクの組み合わせは、生態学的

　　意義と実感のしやすさを兼ね備えており、化学物質の生態リスクの解釈に有用

　　な情報を提供できることを示した。

第5章種の特性と個体群レベルの生態リスク

　第4章で構築した生態リスク評価手法を適用し、カワウ、ミサゴ、カワセミの3種の

魚食性鳥類におけるダイオキシン曝露によるリスク評価を行った。日本の底質の全国平

均（バックグラウンド）レベル、東京湾の平均レベル、東京湾の過去最高レベルの3段

階で、個体群レベルのリスクを定量化した。種の特性が鮮明となるように、底質の汚染

レベル、個体数の規模等は同条件に設定した。その結果、以下の成果が得られた。
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1．全国平均（バックグラウンド）レベルのダイオキシン類の曝露では、魚食性鳥類へ

　　のリスクはほぼないと推定された。

2．ミサゴでは現況汚染レベルでの個体数50％以上減少リスクが比較的高いおそれが

　　あることが示唆された。

3．情報の少ない種（カワセミ）のパラメータ（BMF）を情報の多い種（カワウ）か

　　ら外挿する手法を提案した。

4．ミサゴにおいて、東京湾の平均レベルの曝露を受けつづけた場合、ToXicity

　　quotient（曝露の95パーセンタイル／NOAEL）が0．2である一方で、個体数50％

　　以上減少リスクは14％から32％に2．3倍と予測された。個体群存続可能性に関わ

　　るリスク尺度は、個体レベルのリスク尺度よりも実感しやすいかたちで鋭敏にリス

　　クを検出することが明らかになった。

5．個体群レベルのリスク尺度の検討を行った結果、個体数減少リスクは減少率の大き

　　なリスクほどバックグラウンドとの比が大きくなり、リスクの高い種とそうでない

　　種との差が明瞭になる傾向が認められた。そこで、個体数50％以上減少リスクを

　　個体群レベルのリスク尺度の一つに提案した。

6．生態リスク評価は単独の尺度では解釈が難しくまた誤るおそれがあり、内的自然増

　　加率の変化と、50％以上個体数減少リスクなど、複数の尺度を併用することが望ま

　　しいことが確認された。それにより、相互に補完しあい生態学的な意味付けと実感

　　しやすさを兼ね備えた生態リスク評価が可能になると考察した。

　以上のように、本研究は日本におけるダイオキシン類の魚食性鳥類個体群へのリスク

を定量化するとともに、環境中の化学物質による野生生物へめ影響を個体群の存続可能

性を尺度とするリスクとして定量化する手法を確立し、化学物質のリスク管理に有用な

情報を提供できることを示した。
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Appendix・1カワセミの採餌速度の推定方法

　第5章5．2．1．2カワセミのBMFの推定（p．5・3）において用いたカワセミの採餌速

度NFIR（Normahzed　fbod　ingestion　rate）は、　Wildhfe　Exposure　Factors5を参考にし

て、以下のように推定した。なお、ここに示す参考文献の番号は5章のものである。

　要約すれば、体重から一日あたりの必要なエネルギーを算出し（FMRとNFMR）、

一方で餌に含まれる単位重量当たりのカロリーを計算する（MEavg）。前者を後者で除

して一一日当たりの採餌速度を求めた。

FMR＝1．146★W∧0．749＝1．146★40AO．749＝18．16　kcal／day

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　スズメ目以外（non－passerines）の　　　FMR　　　：Field　metabolic　rate（kcal／day），

　　　　　　　　　鳥のアロメトリック式より（5の式3－37）

　　　W　　　　：体重（g）、カワセミの体重＝40gとした。

NFMR＝FMRハ！V　：18．16／40＝O．454　kca1／g－day

　　　NFMR　：Normalized　field　metabolic　rate（kcal／g－day）

MEavg＝GEi★AE≒1．2★O．79＝0．948　kcal／g－day

MEavg

GE

AE

：Aveerage　metab　olizable　energy　of　the　total　diet　on　a　wet－weight

basis（kcal／g　wet）。ここでは魚だけ食べると仮定した。

：Gross　energy　content　of　fish（kcal／g　wet）。ここでは餌の種類は、

5のTable4－1のbony　fishesのみとした。

：Assimilation　efficiency　fbr　the　species　fbr　fish（unitless）。ここで

は、5のTable4－3のseabirdがfishを食べるときの吸収率を引
用した。

NlRtotai”NFMR／MEavg　：O．454／O．948＝O．479　g／g－day

　　　NIRtota1　：Total　normalized　ingestion　rate（g／g－day）
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