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第１章 平成２１～２３年度環境研究総合推進費補助金研究事業総合研究報告書概要版 

 
・ 研究課題名＝循環過程を含む製品ライフサイクルにおけるBFRのリスクコントロールに

関する研究 
・ 研究番号＝Ｋ２１２１、Ｋ２２０５７、Ｋ２３１１ 
・  
・ 国庫補助金精算所要額（円）＝95,110,000  
 
・ 研究期間（西暦）＝2009-2011 
 
・研究代表者名＝滝上英孝（国立環境研究所 資源循環・廃棄物研究センター） 
 
・ 研究分担者名＝倉持秀敏、梶原夏子（国立環境研究所）、小瀬知洋（新潟薬科大学）、田

辺信介、高橋 真（愛媛大学）、森 千里、松野義晴、戸髙恵美子（千葉大学）、酒井伸一、

平井康宏（京都大学） 
 
・ 研究目的＝製品中の有害化学物質によるリスク制御を考える場合は、工学的対策により

曝露量を低減する end-of-pipe 対策からライフサイクルを見渡した管理方策、また、より

安全性の高い物質への代替を図る根本的な対策を採ることが考えられる。臭素系難燃剤

（BFR）については、現行製品からヒトへの室内曝露の寄与の大きさを示唆する報告が多

くなされており、曝露メカニズムの解明とそれに根ざした技術対策が代替化を待たずして

急務である。また、BFR を含有する可能性のある循環製品の安全性や、BFR に替わる代

替物質の環境挙動や健康影響に関する情報も十分とは言えず、製品ライフサイクルを見通

した情報集積が必要である。本研究では、製品中 BFR のリスク管理を考える上で世界的

にホットトピックスとなっている重要なケースを抽出して調査を行い、物質循環・廃棄物

処理の面から事実確認を進め、排出制御方策の提案を行うことを目的とする。 
 
・研究方法＝上記の研究目的を達成するために、以下の内容の研究に取り組んだ。 
１）難燃製品に添加された BFRs の使用時及び廃棄後の挙動に関する研究 
繊維製品中 BFRs の使用時挙動を解明するため、防炎カーテン生地を対象に放散試験及

び太陽光曝露試験を実施し、製品からの BFRs 放散速度（μg/m2/h）及び製品中 BFRs の分

解性を調査した。ヒトへの主要な BFRs 曝露源であるハウスダストを 2 mm、1 mm、500 μm、

250 μm、106 μm、53 μm の開き目のステンレス製試験ふるいを通して多段階に分級し、

各画分における BFRs 蓄積特性を調べた。また、途上国埋立地を模した大型埋立シミュレ

ータ浸出水を化学分析に供試し、埋立地の内部条件（「嫌気性埋立」、「準好気性埋立」、「好

気性埋立」）の違いに伴う BFRs の拡散・流出の時系列挙動を調査した。 
２）臭素系及び芳香族リン酸エステル系難燃剤の物性測定 



蒸気圧測定法は、気体流動法（Gas Saturation: GS）を用いた。GS 法は、測定物質をガ

ラスビーズに担持させ、飽和蒸気圧発生カラムを調製し、発生した飽和蒸気量から蒸気圧

を求める方法である。ただし、高粘性の液体試料については、従来のカラム作成法に改良

を加えた。残留性と LRTP の簡易評価では、OECD の計算ツール（Pov & LRTP Screening 
Tool）を用いた。この計算で必要な環境媒体の半減期は EPISuite（ver.4.0）により推定し

た。また、non-BPDE の BFRs に対する計算では、物性値の推算についても EPISuite を

用いた。計算対象とした non-BPDE の BFRs は、Covaci らの文献を参考に 10 種類を選定

した。 
３）縮合リン酸エステル類難燃剤の使用過程における分解に関する検討 
 BFR の代替難燃剤として PC/ABS アロイ等の難燃化に用いられる縮合リン酸エステル類

難燃剤の使用・廃棄過程における分解と分解生成物の放散性を検討した。分解生成物の放

散試験は難燃化試料（難燃化樹脂、繊維及び製品素材樹脂）をガラスチャンバー内に設置

して行った。チャンバー内に加湿空気を供給し、排気中の分解生成物を測定して分解生成

物の放散量を導出した。また溶出試験は樹脂試料について環境省告示第 13 号法に準じた条

件下で溶出試験を行った。得られた放散及び溶出速度から、室内に難燃化製品を設置した

際の室内環境中へのフェノール類の放散量及び製品素材プラスチック廃棄時の処分場にお

けるフェノール類の溶出リスクの推算を行った。 
４）アジア途上国の廃棄物処理に伴う臭素系難燃剤の汚染実態と曝露リスク評価 
本研究では、ベトナム北部の E-waste 処理地域において、ダスト試料や大気試料を採取

し、BFRs や PCBs、ダイオキシン類縁化合物による汚染実態や曝露ルートの解明、リスク

評価を実施した。とくにダスト試料に関しては in vitro バイオアッセイ（DR-CALUX）に

よるダイオキシン様活性の測定や関連物質の分析を実施した。またアジア途上国の E-waste
処理作業従事者及び一般住民における BFRs 及び PCBs の蓄積・代謝動態及び暴露実態を

解析するため、インドやベトナムで採取した E-waste 処理作業従事者及び対照地域住民の

血清試料を化学分析に供試した。 
５）ケミレスタウンをフィールドとした室内環境及び生体サンプル中の BFRs モニタリン

グ 
ヒトの血中 PBDEs 濃度の採血日時の違い及び同一採血日における日内変動について検

証した。3 名から採取した末梢静脈血を化学分析に供試し、一～十臭素化体の PBDEs 異性

体を定性・定量した。 
６）ヘキサブロモシクロドデカン（HBCDs）の異性体別環境動態モデルに関する研究 
排出インベントリでは、繊維製品と押出発泡ポリスチレン、ビーズ法発泡ポリスチレン

の各工程における異性体別の排出量を推定した。環境動態モデルは、非平衡定常状態での

環境中濃度を推定する Mackay Level III モデルを基礎として、これに異性化プロセスを組

み入れ、HBCD 異性体別の定常状態濃度を同時に計算可能とした。曝露モデルでは、曝露

経路を呼吸、飲料水、魚類、土壌摂食、葉菜類、根菜類、肉類、乳製品に設定して、環境

動態モデルで推定した単位排出量当たりの環境中濃度と、各曝露経路の一人一日当たりの



摂取量を用いて HBCD の曝露量を計算した。これらより、HBCD の排出先別・異性体別の

摂取比率を求めた。 
 
・ 結果と考察＝ 
１）放散試験を実施した結果、室温（20 度）～80 度の温度域において繊維製品からの HBCDs
及び PBDEs の放散が確認された。また、難燃繊維を太陽光に暴露させたところ、一年間の

試験期間中に HBCDs の光分解及び異性化は認められなかった。一方、PBDEs で難燃加工

された製品については、太陽光照射に伴う PBDFs の生成が認められた。5 家庭の掃除機ご

みから異物を除去・分級した後のハウスダスト試料から PBDEs 及び PBDD/Fs が検出され

た。PBDEs の存在量はダスト粒子の比表面積とは必ずしも関連が認められなかったことか

ら、ハウスダスト中の PBDEs は、室内設置製品から揮発してダスト粒子に吸着したものに

加えて製品の剥離片に由来するものも多いことが示唆された。2 種類の充填物及び埋立シミ

ュレータの浸出水から対象とした 4 種類全ての BFRs が検出された。埋立地からの BFRs
溶出パターンは物質ごとに異なったが、対象とした BFRs 総濃度で時系列挙動を比較した

ところ、嫌気性埋立の方が好気性埋立よりも BFRs の流出量が多いことが確認された（図 1）。 
２）蒸気圧の特徴として、分子が小さいほど、また、臭素数が低いほど蒸気圧は高くなる

傾向にあった（図 2）。タイプ別では、縮合系の APEs の蒸気圧が、非縮合系 APEs や BFRs
よりも低く、特に、ビスフェノール A ビス-ジフェニルホスフェート（BDP）が最も低い蒸

気圧を有していることが明らかとなり、25℃における BDP 蒸気圧は 6.33×10−13 Pa であっ

た。今回測定した BFRs は残留性と LRTP の点では POPs 様な性質が示唆された。しかし、

APEs については異なる結果となり、非縮合系では POPs 様ではなく、縮合系でも残留性は

概ね比較的低い値であった（図 3）。残留性と LRTP の両特性の観点から POPs 様を示す物

質は、TBPH、TBBPA-DBPE、EBTPI、TBPT、PBT であった。また、物性値の感度解析

から、TBPH、TBBPA-BDPE、TBPT、PBT の蒸気圧（特に前者二つ）に注意が必要であ

り、これらの蒸気圧を今後測定すべきであると考えられる。 
３）縮合リン酸エステル類難燃剤は水分が存在する条件下において加水分解し、分子末端

にリン酸エステル結合する化合物及びリン酸単位間の架橋に用いられる化合物を生じるこ

とが確認された。PC/ABS アロイに各種の縮合リン酸エステル類難燃剤を添加して作成した

難燃化樹脂を用いた放散試験において、試験終了後の製品素材樹脂中のフェノール、レゾ

ルシノール及びビスフェノール A の濃度を測定したところ、試験前と比較して増加する傾

向を示し、これらの分解生成が確認された。難燃剤ごとの傾向においては RDP の分解性が

高いことが確認された。RDP によって難燃化した PC/ABS アロイからはリン酸エステル末

端基であるフェノール及びリン酸単位を架橋する基剤であるレゾルシノールの双方の放散

が確認された。一方で BDP によって難燃化した PC/ABS アロイからは末端基であるフェノ

ールの放散は確認されたものの、その放散量は RDP によって難燃化した場合よりも低く、

架橋基であり、PC/ABS アロイにも不純物として含まれるビスフェノール A については顕

著な放散は確認されなかった。一方で不純物として BDP 製剤に含まれるリン酸トリフェニ



ルの放散も確認された。2008 年製の液晶テレビの筐体に用いられるプラスチックを使用し

た放散試験においてもフェノールとリン酸トリフェニルの放散が確認された。フェノール

については 32 型液晶テレビを想定した場合、このテレビを六畳間（23.8 m3）に設置し、

0.5 回/h の換気を行うと仮定して、室内空気中濃度を推算した結果、室内空気中の予測濃度

は作業環境基準におけるフェノールの許容濃度 19 mg/m3と比較して 3 オーダー低く、製品

から放散されるフェノールの健康影響リスクは低いと考えられた。製品素材樹脂を用いた

溶出試験において、繰り返し回分方式による積算値で 15 日後（6 回目）においてもフェノ

ールの溶出濃度は最大で排水基準の 5 mg/L の 1/5 程度に留まったことからそのリスクは小

さいと考えられた。ビスフェノール A においてはテレビフロントカバーにおいて、水質基

準の暫定値である 0.1 mg/L を上回ったものの、環境省告示第 13 号法に準ずる 6 時間後の

溶出濃度においては 1/5 程度に留まっていることから大きなリスクはないと考えられた。溶

出速度はいずれの試料、化合物においても時間経過に伴い徐々に低下する傾向を示してお

り、加水分解によって水環境へ長期的な汚染をもたらす可能性は低いと考えられた。 
４）ベトナム人の母乳を対象とした以前の調査結果と同様、ダスト試料の分析結果におい

ても、E-waste 処理地域で都市域の Hanoi よりも明らかに高濃度の PBDEs が検出された。

ベトナム人の 1 日当り PBDEs 曝露量を推算した結果、E-waste 処理地域ではダスト経由で

取り込む PBDEs の曝露量が食事経由の曝露量よりも明らかに高く、とくに小児への曝露量

は大人の約 2 倍に達することが示された。各ダイオキシン類縁化合物の濃度も E-waste 処

理地域で都市域よりも高く、とくに E-waste 処理地域では PBDFs の濃度が高値を示した。

その要因として、廃棄物の野焼きや難燃剤中不純物の PBDFs の影響が考えられる。また、

化学分析で定量した各ダイオキシン類縁化合物の濃度を既報の相対比活性値を用いて毒性

当量（Theoretical-TEQs）に換算し、CALUX-TEQs と比較した結果、本研究で測定対象

としたダイオキシン類縁化合物以外の AhR アゴニストがダスト試料中に相当量存在するこ

とが示唆された（図 4）。インド人の血清試料の分析の結果、沿岸域住民から E-waste 処理

作業従事者よりも有意に高い濃度の PCBs, OH-PCBs, OH-PBDEs, MeO-PBDEs, BRPs が

検出された。一方、PBDEs 濃度は E-waste 処理作業従事者で沿岸域住民よりも有意に高値

だった。検出された 6OH-BDE47 と 6MeO-BDE47 の間には有意な正の相関関係が認めら

れ、沿岸域住民は主に、天然起源の OH-PBDEs を魚介類経由で曝露していることが示唆さ

れた。一方、E-waste 処理作業従事者の血中からは高臭素化 PBDE の水酸化代謝物と考え

られる 4'OH-BDE201 が高割合で検出された。ベトナム人の血清中 PCBs は、E-waste 処
理作業従事者と対照地域住民で有意な濃度差は認められなかった。一方、代謝物である

OH-PCBs の血清中濃度は、男性の E-waste 処理作業従事者が対照地域の女性よりも有意

に高く、アンケート調査の結果から男性の喫煙習慣や E-waste 処理作業等に起因するダイ

オキシン類への暴露が、OH-PCBs 濃度の上昇に関与している可能性が示唆された。すなわ

ち、男性は女性よりも喫煙やダイオキシン類曝露露により薬物代謝酵素が誘導され、PCBs
の代謝が進んでいることが推察された。さらに血清中 PCBs, OH-PCBs 濃度と甲状腺ホル

モン濃度の間で重回帰分析を行ったところ、総 T4 と総 PCB 濃度の間に有意な正の相関が



示された。 
５）被験者 3 名の採血日時の違いによる血中 PBDEs 濃度を調べたところ、試料提供者によ

り異なるものの湿重量当たり 15.3–30.2 pg/g の範囲であった（図 5-A）。同一日 3 回の採血

における血中総 PBDEs 濃度の日内変動については、湿重量当たり 17.7– 28.7 pg/g の範囲

であった（図 5-B）。これらの結果から、採血日時の違いによる濃度変化と同一採血日によ

る PBDEs 濃度の日内変動の関係については明らかな傾向は認められなかった。総 PBDE
濃度に対する BDE-209 の割合が最も高く、その範囲は 32–62%を占めた。BDE-47、
BDE-153、BDE-209 の 3 異性体が全試料から検出されたことから、これらの異性体は毒性

マーカーとなり得ることが推察された。 
６）HBCD の異性化プロセスが環境運命に及ぼす影響は、大気及び水中では小さく、影響

があるとすれば主に土壌・底質に対してと推定された。HBCD の大気排出時の大気中異性

体別濃度推定値は、異性化プロセスの有無によらず、ほぼ同じになると推定された。一方、

大気排出時の土壌中濃度については、異性化が大気及び水中でのみ生じるとした場合には、

異性化の影響は見られなかったが、異性化が土壌中でも生じるとした場合には、α-HBCD
の組成比率が高くなると推定された。同様の結果は、水へ連続排出した際の水中及び底質

中の異性体別濃度でも観察された。本モデルにおいて、異性化反応の速度に対し、大気や

水中の滞留時間は短く、土壌や底質中での滞留時間が長いことを反映したためと考えられ

た。HBCD の摂取比率は、いずれの異性体においても、大気及び土壌に排出した場合の摂

取比率が、水に排出した場合に比べて高いと評価された。一方、HBCD の排出量は、大気

への排出よりも水系への排出の方が多く、HBCD のライフサイクル排出インベントリを用

いた曝露量においては、水系を通じた魚介類からの HBCD 曝露量が、他の曝露経路からの

寄与よりも多いと推定された（図 6）。HBCD の水系排出は、繊維の防炎染色加工プロセス

に多く由来しており、この発生源の制御が重要であると考えられた。 
 

0 100,000 200,000 300,000 400,000

馴致終了

2ヵ月後

4ヵ月後

6ヵ月後

12ヵ月後

18ヵ月後

24ヵ月後

30ヵ月後

36ヵ月後

42ヵ月後

0 100,000 200,000 300,000 400,000 0 100,000 200,000 300,000 400,000

TBBPA

PBDEs

HBCDs

TBPhs

好気 準好気 嫌気

Concentrations (pg/L)
 

図 1. 浸出水から検出された臭素系難燃剤濃度（pg/L）の経時的変化 
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図 2. 気体流動法によって測定された臭素系及び芳香族リン酸エステル系難燃

剤の蒸気圧 

*:BDP, ●:TPP, －:TCP, ○: RXP, ×:RDP, ◆: BDE-153, +:BDE-99†, □: BDE-47†, 
■:HBBz, △: α-HBCD†, ▲: γ-HBCD†, ◆ : BTBPE  (*:Kuramochi et al 
BFR2010 (2010)), 
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図 3. 残留性（Pov）と長距離移動性（CTD: Characteristic Travel Distance (km)

と TE: Transfer Efficiency (%)） 

■or ●: BDP, ■or ●: BDE-47, BDE-99, BDE-153, HBBz, BTBPE, □ or ○: TPP, 
TCP, RXP, RDP, ×: ATE, TBECH, ◇: PBEB, TBBPA-BAE, TBB, ◆: TBPH、

TBBPA-DBPE、EBTPI、TBPT、PBT 
 
 
 



 
 
図 4. ダスト試料から検出された総ダイオキシン様活性（CALUX-TEQs）と各ダ

イオキシン類縁化合物の Theoretical-TEQ 

 

 

 

図 5. 血中総 PBDEs 濃度 

図 5-A 被験者 3名の血中総 PBDEs 濃度の季節変動 

図 5-B 同一日の採血時間の違いによる血中総 PBDEs 濃度 
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図 6. α-HBCD の経路別曝露量推定結果 

 
・ 結論＝ 
１）繊維製品中 BFR の使用時挙動を調査した結果、HBCDs は製品中では PBDEs よりも

紫外線照射に対して安定であることが明らかとなったが、一方で、室内環境へ容易に放散

されることが示された。ハウスダストに含まれる PBDEs 及び PBDD/Fs の定量に適した標

準的な組成のダスト試料を調製するには、開き目 250 μm のふるい下に回収されたダスト試

料から繊維状物質を除去する方法が適していると考えられた。本研究により、途上国の埋

立地において廃棄物由来の BFRs が周辺環境へ流出していることが示唆され、埋立地内部

へ空気を供給させることにより周辺環境へのBFRs 溶出量が低減されることが示唆された。 
２）non-PBDE の BFRs 及び APEs の蒸気圧測定を行い、蒸気圧と温度依存性を明らかに

した。縮合系の APEs の蒸気圧が低く、大気への揮発性は極めて低いことがわかった。ま

た、残留性と LRTP については、BFRs は POPs 様を示すが、APEs のほとんどは POPs
様でない可能性が示唆された。物性が未測定の non-PBDE の BFRs のうち、POPs 様を示

した物質を選定し、測定すべき物性値を提示した。 
３）縮合リン酸エステル類難燃剤について、難燃製品の使用・廃棄過程における難燃剤分

解生成物の放散と溶出を検討し、そのリスク評価を行った。その結果、最も使用量の多い

BDP を始めとする全ての難燃剤で分解生成物の生成が確認され、RDP において最も顕著な

放散が確認された。しかしながら BDP を含む実製品である液晶テレビの筐体プラスチック

を用いた試験においては、放散と溶出のいずれのリスクも小さいことが確認された。 
４）本研究によって、E-waste の不適正処理が BFRs やダイオキシン類縁化合物等の人体

曝露を引き起こす要因となることが明らかとなった。E-waste 処理地域においてこれら物質

への曝露は、ダスト経由の曝露が主であると考えられる。このことは、今後途上国の E-waste
処理地域における有害物質の環境負荷・曝露低減対策として、作業時のダスト発生やヒト



へのダスト取込抑制が重要であることを示唆している。また、DR-CALUX によるダイオキ

シン類様活性（Bio-TEQs）の測定と機器分析によるダイオキシン類縁化合物の定量及び

Theoretical-TEQs の比較から、ダスト中には未知の AhR アゴニストが相当量存在するこ

とが示唆された。今後それら未知物質の検索・同定を進めることが重要である。また、

E-waste 処理作業従事者を対象とした血清試料の分析から、臭素系難燃剤の PBDEs のみな

らず、その代謝物と考えられる OH-PBDEs も本研究により初めて同定された。加えて、

E-waste 処理作業及び喫煙習慣が PCBs の代謝物質である OH-PCBs 濃度の上昇に関わっ

ている可能性も示唆された。さらに血清中総 T4 と総 PCBs 濃度の間に有意な正の関係が示

され、甲状腺ホルモンへの影響が示唆された。今後も E-waste の処理作業従事者や地域住

民、とくに小児における健康影響等を調査する必要がある。 
５）採血日時の違いによる濃度変化と同一採血日による PBDEs 濃度の日内変動の関係につ

いては大きな違いは認められなかった。一方で、ヒトの血中 PBDEs の異性体、同族体に着

眼すると BDE-47、BDE-153、BDE-209 において全試料から定量下限値以上の値が検出さ

れ、特に、総 PBDE 濃度に対して BDE-209 の割合が全試料において高いことが明らかと

なった。 
６）HBCD の異性化プロセスがその環境運命に及ぼす影響を検討した結果、大気及び水中

での異性化反応の影響は小さいこと、土壌中及び底質中での異性化反応がもし生じるなら

ば土壌中及び底質中の異性体組成に大きな影響を及ぼし得ることが示唆された。HBCD の

食事を介した人への曝露においては、魚介類からの寄与が大きく、曝露量の低減に向けて

は、繊維の防炎染色加工プロセスからの水系排出の抑制が重要である。繊維向けの HBCD
の使用は減少傾向にあり、今後は使用中製品からの放出と曝露が相対的に重要性を増すと

考えられる。 
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samples were sieved to remove large debris using metal sieves to collect dust particles 
<250 μm, followed by the further removal of fiber fractions. When the behavior of 



BFRs including HBCDs and PBDEs added to textile products were examined, it was 
suggested that relatively more volatility of HBCDs than those of PBDEs from textile 
products to the indoor environment. To understand leaching behavior of BFRs in waste 
consumer products, the landfill lysimeters simulated as in the developing countries 
were prepared in three different conditions; aerobic, semi-aerobic and anaerobic. 
Leaching amount of BFRs in the aerobic condition tended to be lower than those in 
anaerobic condition, suggesting that air supply to inside of the landfill have effect in 
reducing elution of BFRs to the surrounding environment. For phosphorus ester flame 
retardants, hydrolysis of flame retardants and preparation of break down product, 
such as phenol was observed. Indoor emission and leaching behavior of break down 
product from flame retarded resin with BDP for TV set housing was determined. Both 
indoor emission and leaching concentration were lower compared to allowable 
concentration under working environment and effluent standard, respectively. To 
assess the status of human contamination and exposure to BFRs such as PBDEs and 
PCBs in e-waste recycling sites in Asian developing countries, human serum, dust and 
air samples were collected from Vietnam and India and employed for chemical analysis 
of BFRs and PCBs. Total dioxin-like activities and dioxin-related compounds in dust 
samples were measured by in vitro bioassay and chemical analysis, respectively. We 
also determined the accumulation profiles of metabolites of PCBs and PBDEs 
(OH-PCBs, OH-PBDEs and MeO-PBDEs) in human serum from e-waste recycling 
workers in India and Vietnam. To analyze PBDE levels in Japanese, blood samples 
were taken three times from December 2009 to December 2010 from three healthy 
volunteers. The average levels of the total PBDEs in the samples were 15.3–30.2 pg/g 
wet wt. However, significant within-day change was not observed. Among PBDE 
isomers analyzed, only BDE-47, -153 and -209 were detected in all the samples, so 
these isomers can be an indicator to estimate exposure of PBDEs and their toxic effects. 
An isomer specific lifecycle emission inventory and an environmental fate and 
exposure model for HBCDs were developed. Comparison of predicted exposures from 
different routes revealed that the most influential route is HBCDs in fish mainly 
caused by the emission from textile industries. 
・ キ ー ワ ー ド ＝ brominated flame retardants, environmental behavior, e-waste, 
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第 2 章 難燃製品に添加された BFRs の使用時及び廃棄後の挙動に関する研究 

 
分担研究者 梶原夏子、滝上英孝（国立環境研究所 資源循環・廃棄物研究センター） 
 
A. 研究目的 

ポリ臭素化ジフェニルエーテル類（PBDEs）などの臭素系難燃剤（BFRs）は、プラスチ

ック製品等の難燃剤としての需要が継続しており、アジア途上国を含め環境汚染の拡大が

懸念されている。BFRs のうち PBDEs はストックホルム条約や RoHS 指令等で国際的に使

用規制が強化されているため今後の新たな使用量は減少すると考えられるが、既に市場に

出た製品の使用時や使用済み製品のリサイクルや廃棄に伴う環境放出は今後も長期的に続

くものと予想されるため、ヒトを含む生物や環境へのリスクの低減が課題である。 
まず、ヒトへの BFRs 曝露リスクを低減するには、一日の大半を過ごす室内環境で使用

されている製品に由来する曝露の実態を明らかにする必要がある。しかしながら、製品中

の化学物質が製品使用時にどのような挙動を示すかについては研究例が乏しいのが現状で

ある。繊維製品は室内利用品の中でも特に室内面積および比表面積が大きいため、製品に

付与された難燃剤など添加型化学物質の気中放散量が大きいことが考えられるとともに、

繊維製品の中でもとくにカーテンは太陽光に暴露され易い状態で使用されるため、製品に

添加された化学物質が光分解する可能性も考えられる。また近年、ヒトへの化学物質曝露

の主要な媒体の一つとしてハウスダストを対象とした研究が多数実施されている。しかし

ながら、ダストの化学分析用試料の調製方法は研究者によって異なるのが現状で、大きな

夾雑物のみを除去する場合や 1 mm や 500 μm などの開き目のふるいをかける場合など

様々な方法が採用されており、得られたデータを比較する際には注意を要する。 
使用済み製品の廃棄後は、最終処分場が BFRs の主要な汚染源の一つと考えられるが、

これまでに埋立地からの BFRs 溶出に関する調査・研究例はきわめて少ない 1–5）。とくに途

上国のごみ集積場では、未処理の廃プラスチックが有機物・水分含量の高い廃棄物（生ご

み等）とともに野積みにされている事例が多く、焼却灰主体の廃棄物が埋め立てられてい

る我が国とは状況が大きく異なる。周辺環境への影響を評価するためには、埋立物の性状

や埋立地の構造による廃棄物由来のBFRの溶出パターンを詳細に解析する必要性があると

考えられる。 
そこで本研究では、難燃製品に添加された BFRs の使用時及び廃棄後の挙動を明らかに

することを目的に、1）繊維製品が室内での化学物質曝露源の一つとして寄与しているか検

証するため、防炎カーテン中のヘキサブロモシクロドデカン（HBCDs）及び PBDEs の放

散挙動および光分解ポテンシャルの解明、2）多段階に分級したハウスダストにおける

PBDEs 及び臭素化ダイオキシン類（PBDD/Fs）の存在分布の調査、3）途上国の埋立地を

模した大型埋立シミュレータ（嫌気性埋立、準好気性埋立、好気性埋立）を用いて BFRs
の拡散・流出の時系列挙動の調査を実施した。 



B. 研究方法 

1．繊維製品に添加された BFRs の使用時挙動の解明 

1.1. 試料 

製造元の異なる三種類の防炎カーテン生地（textile A、B、C）を使用し、放散試験およ

び太陽光暴露試験を実施した。textile A と B は、HBCD 製剤で難燃加工されたカーテン生

地で、約 4 wt%の HBCDs が添加されており、textile C は PBDEs のうち DecaBDE 製剤

で難燃加工されたもので、12 wt%の BDE 209 を含む 6）。 
 
1.2．放散試験 

本研究では、ポリウレタンフォーム（PUF）を小型ステンレス製容器（直径 7 cm、高さ

5.5 cm）に充填し、放散サンプラーとして用いた。放散サンプラーをテフロンテープで密

封した後、20℃に温度管理された恒温室および 40℃、60℃、80℃に設定した恒温槽内に

120 時間静置し、textile A と B を対象とした放散試験後の PUF は HBCDs の吸着量を、

textile Cの放散試験についてはPBDEsの吸着量を定量した。PUFに吸着したBFRs量（μg）
および試験片面積（0.0025 m2）、試験時間（120 h）から放散速度（μg/m2/h）を求めた。 
 
1.3．太陽光曝露試験 

2007 年 11 月～2008 年 11 月までの一年間、国立環境研究所内のガラス張りの温室（22℃）

において三種類の防炎カーテンを太陽光に暴露させた。20 cm×120 cm に裁断したカーテン

生地を温室内に吊り下げ、定期的に下端から約 5 cm ずつを切り取り、化学分析用試料とし

た。定期的に回収した試料の一部を化学分析に供試し、textile A と B については HBCDs
を、textile C については PBDEs および臭素化ダイオキシン類（PBDD/Fs）を定性・定量

した。 
 
2. ハウスダストの粒径分布と有機臭素化合物の蓄積特性 

2.1．試料 

2009 年 6 月～9 月にかけて関東地方の一般家庭 5 軒の協力を得て、各家庭で通常使用さ

れている掃除機に蓄積されていたゴミ全量を試料として採取した（HD-01, -02, -03, -04, 
-05）。 
 
2.2．粒径分画 

まず、各試料から毛髪や小石、木片、紙屑等の夾雑物をピンセットで可能な限り除去し

た。異物除去後のハウスダスト試料は総重量を測定した後、全量を「>2000 µm」、「1000
～2000 µm」、「500～1000 µm」、「250～500 µm」、「106～250 µm」、「53～106 µm」、「<53 
µm」の 7 粒径に電磁式ふるい振とう機で分画した。分級後の試料には、粒子状ダストに加

え、繊維状の成分が絡み合った毛玉状の綿埃が分離して存在した。これらは繊維状のため



「粒径」という概念には合致しないが、本研究では、各画分に含まれる粒子状ダストと繊

維状ダストを可能な限り分けて回収し、それぞれの重量を測定して分析試料とした。本研

究では、夾雑物除去後の試料を便宜的にハウスダストと定義した。粒子状ダストについて

は「250～500 µm」、「106～250 µm」、「53～106 µm」、「<53 µm」の 4 画分を、繊維状ダ

ストについては「>2000 µm」、「250～500 µm」、「106～250 µm」、「53～106 µm」の 4 画

分を化学分析に供試し、ハウスダスト中の PBDEs 及び PBDD/Fs の分布を調査した。 
 

2.3．化学分析 

高速加熱流下抽出装置（SE-100 型、三菱化学アナリテック）により目的物質を抽出した

後、粗抽出液にクリーンアップスパイク（CS）として 13C12PBDEs標準液及び 13C12PBDD/Fs
標準液を添加し、多層シリカゲルカラム、DMSO カラム及び活性炭分散シリカゲル・リバ

ースカラムによる精製・分画を行った。濃縮した溶出液にシリンジスパイク（SS）として

13C12 BDE 138 及び 13C12 1,2,3,7,8-PentaBDF を添加した後、高分解能ガスクロマトグラ

フ質量分析計（HRGC/HRMS）で PBDEs 及び PBDD/Fs の異性体/同族体を同位体希釈法

により定性・定量した。 
 
3. 途上国埋立地を模した大型埋立シミュレータからの BFRs の溶出挙動 

本研究では、福岡大学工学部社会デザイン工学科水理衛生工学実験室に設置された大型

埋立シミュレータ（内径 60 cm、廃棄物層厚 400 cm）の充填物及び浸出水を提供いただき、

分析試料とした。埋立シミュレータに充填した混合模擬廃棄物の組成を表 1 に示す。模擬

廃棄物の組成はアジア地域における統計値と今後の将来予測から決定しており、難燃樹脂

を選択的に投入したものではない。廃棄物層表面には真砂土による覆土を施し、降雨条件

は人工散水とした。実験槽底部に栗石（直径 10～15 cm）による浸出水集排水層を設け、

集排水管からの空気の流通を遮断した「嫌気性埋立」、集排水管からの空気の流通が可能な

表 1． 埋立槽に充填した混合模擬廃棄物の組成と有機物含量 

混合比（%） 一槽当りの重量（kg） 含水率（%） 有機物含量（%）

食品廃棄物 35 302.4 77.3 81.5

廃古紙 20 172.8 18.2 72.5

廃パルプ 20 172.8 33.2 96.9

廃プラスチック 13 112.3 41.8 94.0

木材チップ 10 86.4 47.4 96.9

金属類 1 8.6 0.2  -

ガラス類 1 8.6 0.6  -

合計 100 863.9  -  -

 



「準好気性埋立」、底部からコンプレッサーで大気を送り込む「好気性埋立」の 3 つの埋立

構造で実験を行った。 
2006 年 4 月に各種廃棄物を 3～15 cm 程度の大きさに粗破砕したものを混合してシミュ

レータに充填し、3 系列とも嫌気的条件で槽上部からの散水を開始した。約一カ月の馴致期

間を経た 2006 年 5 月にそれぞれ嫌気・準好気・好気的雰囲気に運転条件を切り替え、月ご

とに浸出水試料の採取を開始した。そのうち、2006 年 5 月、同 7 月、同 9 月、同 11 月、

2007 年 5 月、同 11 月、2008 年 5 月、同 11 月、2009 年 5 月、同 11 月に採取した 10 期間

分の浸出水を化学分析に供試した。なお、馴致終了直後（2006 年 5 月）は 3 基の内部条件

に差が生じる前であったことから、準好気埋立槽からの浸出水のみを化学分析に供試した。 
以上の浸出水（計 28 試料）に加え、充填した混合模擬廃棄物（以下、コンポジット試料）

及び廃プラスチック（以下、プラスチック試料）の粉砕物（計 2 試料）を化学分析に供試

し、PBDEs、テトラブロモビスフェノール A（TBBPA）、トリブロモフェノール（TBPhs）、
ヘキサブロモシクロドデカン（HBCDs）を定性・定量した。また、BFRs及び難燃助剤（Sb2O3）

の指標として全臭素（Br）及びアンチモン（Sb）も測定対象とした。 
 
C. 研究結果と考察 

1. 繊維製品に添加された BFRs の使用時挙動の解明 

1.1.防炎カーテンからの BFRs の放散 

放散試験終了後の PUF を化学分析に供試した結果、20℃を含む全ての試験温度において

対象とした三種類の HBCD 異性体が検出されたことから（図 1）、通常の室内環境でこれら

の物質が室内に放散していることが示された。20℃から 60℃の試験温度間では放散速度の
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図 2. 防炎カーテン（textile B）

に含まれていた HBCDs 異性体

の組成および各試験温度にお

いて放散された HBCD 異性体

の組成 
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図 1. HBCD 製剤で難燃加工された textile A
と B からの HBCDs 放散速度 



差は不明瞭であったが、その後、80℃の温度域で放散速度が明らかに大きくなり、難燃繊

維製品からの HBCDs 放散量は高温になるほど増加することが示唆された。 
防炎カーテンから放散された HBCD 異性体の組成は試験温度ごとに特徴的なプロファイ

ルを示した（図 2）。20℃と 40℃の低温試験区では、α-HBCD と γ-HBCD の割合が同程度

で、カーテン製品に元々含まれていた異性体の組成と類似していた。一方、高温試験区で

は α-HBCD の割合が明らかに増加し、総濃度に占める寄与率は約 70%に達した。HBCD 異

性体別の蒸気圧は γ-体、β-体 α-体の順番で大きく（γ<β<α）、とくに α-HBCD の蒸気圧は

γ-HBCD よりも一桁以上大きいことが報告されている 7)。本研究の高温試験区において

α-HBCD の割合が明らかに増大したことは、異性体間の蒸気圧の差を反映した結果と考え

られた。 
PBDEs含有製品についても高温試験区でのPBDEs放散速度の増加が認められた（図 3）。

興味深いことに、PBDE 同族体の中でもっとも分子量が大きく蒸気圧の低い BDE 209 につ

いても、室温（20℃）で既に放散が認められた。これまでに車内大気のガス態からも BDE 
209 がもっとも高濃度で検出されたとの報告があることから 8）、蒸気圧が低く粒子吸着性の

強い BDE 209 についてもある程度の室内放散はあるものと考えられる。また、試験温度の

上昇に伴い検出される異性体・同族体の種類が増え、80℃の試験温度では全ての臭素置換

数の同族体の放散が認められた。 
同族体組成をみると、高温になるほど低臭素化体の割合が明らかに増加した（図 4）。低

温度試験区（20℃、40℃）では deca-BDE（BDE 209）の割合がもっとも大きく、カーテ

ン製品中の同族体成と類似していたが、高温度試験区（60℃、80℃）では mono-～hexa-BDEs
の寄与率が急増し、中でも tetra-BDEs は deca-BDE と同程度もしくはより大きな寄与率を

示した。以上の結果より、DecaBDE 製剤で難燃加工された繊維製品についても環境中で卓
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図 3. DecaBDE 製剤で難燃加工された textile 

C からの PBDEs 放散速度 



越する BDE 47 や BDE 99 の発生源になることが示唆された。 
本研究で得られた繊維製品からの BFRs の放散速度は、HBCDs の方が PBDEs より二桁

大きな値を示した（図 1 および図 3）。製品中の含有量は HBCDs の方が PBDEs より少な

いにもかかわらず放散量が明らかに多かったことから、繊維製品からは HBCDs の方が室

内環境へより容易に放散することが示唆された。これまでに、HBCD 各異性体の蒸気圧は

10-4～10-6 Pa のオーダーであり、tetra-BDE（BDE 47）や penta-BDE（BDE 99）よりも

一桁以上小さいことが報告されている 7）。deca-BDE（BDE 209）の蒸気圧は α-HBCD よ

りもさらに約一桁低いことから 9）、DecaBDE製剤で難燃加工された繊維製品からのPBDEs
の放散量が HBCDs よりも小さくなったものと考えられた。 
 
1.2．防炎カーテン中 BFRs の光分解 

太陽光に曝露させた防炎カーテンを経時的に化学分析に供試したところ、約 1 年間の光

曝露では HBCD 製剤で難燃加工された textile A と B に含まれる HBCDs の濃度および組

成に明らかな変化は認められなかった。近年、ハウスダストを対象とした研究では、自然

光を照射することにより γ-HBCD が α-HBCD に速やかに異性化することや、経時的な

HBCDs 濃度の減少に伴い、分解生成物の濃度が増加することなどが報告されている 10）。

本研究では同様の現象が確認されなかったことから、難燃繊維製品中では HBCDs は太陽

光照射により光分解あるいは異性化されにくいことが示唆された。 
DecaBDE 製剤で難燃加工された textile C の光分解試験結果を図 5 および図 6 に示す。

DecaBDE 製剤の主成分である deca-BDE（BDE 209）の明らかな経時的減少は認められな

かったが（図 5a）、図 5b に示すように、光照射 150 日目～250 日目の間に nona-BDEs 濃

度が増加する時期が認められており、このことは、BDE 209 の脱臭素化を示唆する結果と

考えられた。 
試料中の PBDD/Fs 濃度を測定したところ、太陽光照射前の試料を含む全ての試料から

PBDFs が検出された。試料中の PBDFs 濃度は経時的に増加したことから、DecaBDE 製

剤で難燃加工された繊維製品は、太陽光照射に伴い PBDFs を生成することが示された（図

6）。光曝露試験終了時（371 日後）の PBDFs 濃度は初期値の約 7 倍に増加した。 
以上のことより、カーテン製品中の HBCDs については光分解が認められなかった一方

で、DecaBDE 製剤の主成分である BDE 209 は光分解し、PBDFs を生成することが明らか

となった。同様の現象は、テレビケースの太陽光曝露試験でも認められている 11）。これら

の研究結果より、高濃度に BDE 209 を含む難燃化製品は長期継続的に PBDFs を生成し、

室内空気やダスト中 PBDFs の主要な汚染源となることが示された。 
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2. ハウスダストの粒径分布と有機臭素化合物の蓄積特性 

2.1．粒径分布 

 提供された 5 家庭の掃除機ごみから異物を除去した後のハウスダスト試料の重量は 78～
194 g で、そのうち、粒子状ダストが 41～68 wt%を占めていた。ハウスダストの粒径別重

量分布を粒子状ダスト及び繊維状ダストに分けて表 2 に示す。 
 
2.2．篩い分け試料中の PBDEs 及び PBDD/Fs の濃度及び組成 

2.2.1．PBDEs 

分析に供した全てのダスト試料から PBDEs が検出された（表 3）。粒子状ダストでは、

250～500 μm 画分で濃度がもっとも低く、106～250 μm もしくは 53～106 μm の画分で最

高濃度を示した。粒子状物質の場合には一般的に粒径が小さいほど有害化学物質濃度が高

くなることが知られている。これは粒径が小さいほど比表面積が大きくなり、粒子表面に

吸着する形で汚染を起こす成分は、粒子の比表面積の増大とともに単位重量当たりの吸着

量が増え、結果的に濃度が高くなるためと考えられる。本研究で分析に供した粒子状ダス

トの場合、概してダスト粒径が小さくなるほど PBDEs 濃度が上昇する傾向にあったが、対

象とした 5 軒のハウスダスト全てにおいてもっとも小さい粒径（<53 μm）でその濃度が低

下した（図 7）。以上の結果から、粒子の比表面積とは関係なく、すなわちハウスダストに

は吸着でない形で PBDEs が多く存在しているものと考えられた。これまでにダスト中臭素

表 2．ハウスダストの粒径別重量分布

粒子状ダスト（wt%） 繊維状ダスト（wt%）

中央値 平均値 最小値 最大値 中央値 平均値 最小値 最大値

>2 mm 0 0.95 0 4.7 73 69 47 86

1-2 mm 5.7 7.9 3.0 18 0.25 0.66 0 2.4

0.5-1 mm 6.4 6.7 2.3 12 4.7 7.2 1.7 19

250-500 um 6.8 8.8 3.2 21 5.4 6.5 3.1 11

106-250 um 10 10 7.7 14 5.0 7.7 3.0 19

53-106 um 12 11 8.0 14 6.2 8.1 4.0 18

<53 um 56 54 30 67 0.34 1.1 0 4.1  
 

表 3．粒径分画後のダスト試料から検出された PBDEs 濃度（ng/g wet wt） 

250-500 um 106-250 um 53-106 um <53 um >2 mm 250-500 um 106-250 um  53-106 um

HD-01 300 1400 1100 500 170 1000 1000 1400

HD-02 2100 7500 7100 5800 1500 5400 7900 5900

HD-03 45 730 1500 790 250 400 620 870

HD-04 68 260 1300 580 170 380 290 390

HD-05 85 600 1000 490 230 430 420 450

粒子状ダスト 繊維状ダスト

 



系難燃剤の起源は、①室内設置製品から揮

発したものがダスト粒子に吸着、②難燃化

製品そのものが剥離してダストを構成、と

いう二つの経路が顕微鏡的調査と詳細化学

分析の結果から実証されている 12,13）。ハウ

スダスト中の PBDEs が製品の剥離片に由

来するものも多いとすれば、PBDEs の存在

量はダスト粒子の比表面積とは無関係であ

ることから、粒径と濃度の関連があまり明

白でないことも説明がつく。 
ハウスダストが hand-to-mouth で実際に

ヒトに取り込まれるためには、手に付着するという段階を経る必要がある。Yamamoto et 
al.14）は、保育園児の手に付着した粒子の粒径分布をレーザー粒度分布径を用いて測定し、

40～50 μm を最頻値とし、おおむね 250 μm 以下の粒子が付着していることを報告してい

る。本研究の結果、106～250 μm もしくは 53～106 μm の画分で PBDEs は最高濃度を示

したことから、手に付着しやすい粒径の粒子はハウスダストの中でも濃度の高い粒子であ

ることが確認された。したがって、hand-to-mouth によるダストの非意図的摂取に伴う化

学物質曝露を評価するには、250 μm 以下の画分の濃度を求めることが不可欠と考えられた。 
表 7 に示す通り、繊維状ダストから検出された PBDEs 濃度は、全ての試料において>2 

mm 画分で最も低値を示した。採取家庭によりばらつきはあるものの、それ以降の 3 画分

の濃度はほぼ同程度であったことから、繊維片が微細化してふるい目を通り抜けて下の画

分で再び毛玉状に集まった結果と考えられた。つまり、開き目の異なるふるい下から回収

された繊維状ダストは同一起源であることが示唆された。 
 粒子状ダストから検出された PBDEs の同族体組成をみてみると、十臭素化体の割合がも

っとも大きく、総濃度の 63～94%を占めていた（図 8）。HD-01 を除くダスト試料において、

250～500 μm 画分で低臭素化体の割合が他の画分よりも明らかに大きい傾向が認められた。

このことは、今回分析対象とした中ではもっとも粒径の大きい 250～500 μm 画分には揮発

由来の PBDEs が相対的に多いことから、粒径のより小さい画分と同族体組成が異なったも

のと考えられた。繊維状ダストも同様に十臭素化体の蓄積割合が卓越しており、総濃度の

77～94%を占めていた（図 9）。粒子状ダストとは異なり、全ての試料でふるい分けの粒径

にかかわらず同族体組成はほぼ一定であった。本結果からも、異なる粒径画分に存在する

繊維状ダストは同一起源に由来するものと推察された。 
 
2.2.2．PBDD/Fs 

分析に供試した全てのダスト試料からPBDD/Fsが検出され（表 4）、PBDDsについては、

4 臭素化同族体のみが微量に検出された。また、今回検出された PBDD/Fs 濃度は同一試料
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図 7．粒子状ダスト試料から検出された

PBDEs 濃度 
 



の PBDEs 濃度より 2～3 桁低値であった。粒子状ダストからは 0.33～12 ng/g の PBDD/Fs
が検出され、PBDEs の場合と同様に 250～500 μm の画分でもっとも低値を示した。ハウ

スダストを採取した各家庭によってばらつきはあるものの、250 μm 以下の 3 つの画分から

はほぼ同程度の PBDD/Fs 濃度が検出されたことから、製品からの揮発もしくは直接剥離し

たもののいずれの寄与が大きいか判断することはできなかった。繊維状ダストについても、

PBDEs の場合と同様に全ての試料において>2 mm 画分で濃度が最も低く、それ以降の 3
画分の濃度は同程度であった。以上のことから、同一起源に由来する繊維片が微細化して

ふるい目を通過し、異なる粒径画分に分配されたものと考えられた。 

 

 

 
図 8．粒子状ダスト試料から検出された PBDEs 同族体組成 

 

 
図 9．繊維状ダスト試料から検出された PBDEs 同族体組成 



 

 

 

 
図 10．粒子状ダスト試料から検出された PBDFs 同族体組成 

 

 

 
図 11．繊維状ダスト試料から検出された PBDFs 同族体組成 

表 4．粒径分画後のダスト試料から検出された PBDD/Fs 濃度（ng/g wet wt）

250-500 um 106-250 um 53-106 um <53 um >2 mm 250-500 um 106-250 um  53-106 um

HD-01 1.6 6.4 5.5 4.7 1.4 5.4 6.3 7.1

HD-02 3.3 8.4 12 11 5.7 10 12 12

HD-03 0.33 0.96 2.0 2.8 0.84 2.1 2.6 2.8

HD-04 1.5 4.0 7.9 10 4.1 6.2 7.4 5.9

HD-05 1.5 3.9 7.2 5.9 3.4 4.4 5.7 5.2

粒子状ダスト 繊維状ダスト

 



 
粒子状ダストから検出された PBDFs のうち、OBDF の割合がもっとも大きく、総濃度の

30～57%を占めた（図 10）。総 PBDD/Fs への TetraBDD の寄与率は 0～14%（平均値 2.7%、

中央値 1.3%）であった。ダスト粒径の大小にかかわらず同族体組成はほぼ一定であった。

分析に供した繊維状ダストのうち 2 試料の OBDF 濃度は検出下限値以下であったが、それ

以外の試料については OBDF がもっとも高濃度で検出され、総濃度の 41～56%を占めてい

た。同族体組成は粒径によらずほぼ一定であった（図 11）。 
 
2.2.3. 粒子状ダスト vs. 繊維状ダスト 

各画分のダスト重量と PBDEs 及び

PBDD/Fs 濃度を掛け合わせることにより、

粒径毎に含まれるPBDEs及びPBDD/Fsの
絶対量を算出し、どの画分に何%の PBDEs
や PBDD/Fs が存在するか調べた。その結

果、5 軒から採取したハウスダスト全てで同

様 の 傾 向 が 認 め ら れ 、 PBDEs 及 び

PBDD/Fs ともに粒子状ダストでは絶対量

の 47～85%が<53 μm の画分に存在するこ

とが明らかとなった（図 12）。一方、繊維

状ダストの場合は、総量の 36～67%が 2 
mm 以上の画分に含まれた。 
次に、実際にハウスダスト試料を化学分

析する場合、どの粒径でふるい掛けしたものを供試するのが適しているのか調べた。500 μm
もしくは 250 μm のふるいを掛けた場合のふるい下の PBDEs 及び PBDD/Fs 濃度を各物質

の絶対量とダスト重量から算出した。その結果、500 μm 以下のコンポジット試料（粒子状

＋繊維状）と 250 μm 以下の粒子状ダスト試料の濃度を比較すると、5 軒中 4 軒のハウスダ

スト試料において 250 μm 以下の粒子状ダストのみの方が 1～2 割高濃度となることが分か

った。これまでに述べてきたように、500 μm 以下の粒子状ダストについては、250～500 μm
の画分はそれ以下の粒径画分と濃度及び組成に差異が認められた。繊維状ダストについて

は、500 μm 以下の 3 画分から検出された濃度及び組成は類似しており、同一起源に由来す

るものと考えられた。しかしながら、ふるい掛けによって毛玉状に分離して存在するため

粒子状ダストと均一に混合することが難しいことから、化学分析試料からは取り除いた方

がよいと判断した。 
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図 12．HD-01 試料に含まれる PBDEs 及

び PBDFs 絶対量の分布 



 
表 5．充填物から検出された臭素系難燃

剤およびアンチモン、全臭素濃度 
 

試料名 コンポジット プラスチック

ng/g ng/g

MoBDEs ND ND
DiBDEs 0.15 0.98
TrBDEs 1.6 12
TeBDEs 6.7 120
PeBDEs 5.9 380
HxBDEs 7.1 26,000
HpBDEs 27 83,000
OBDEs 21 92,000
NBDEs 39 35,000
DBDE 490 52,000
PBDEs 590 290,000

TBBPA 1,400 2,600,000

2,4,6-TrBPh 40 16,000
2,4,5-TrBPh ND 17
TBPhs 40 16,000

α-HBCD 110 2,500
β-HBCD 14 550
γ-HBCD 270 1,100
HBCDｓ 390 4,100

mg/kg mg/kg

Sb 6.1 200
Br 77 4,300  

 

3. 途上国埋立地を模した大型埋立シミュレータからの BFRs の溶出挙動 

3.1．埋立充填物から検出された BFRs の濃

度と異性体組成 

コンポジット及びプラスチック試料から

は対象とした 4 種類全ての BFRs が検出さ

れた（表 5）。本研究のプラスチック試料中

に BFRs によって難燃化された樹脂が含ま

れていたかは定かでないが、化学分析の結

果、少なくとも数百～数千 mg/kg（0.01～
0.1%）オーダーの PBDEs や TBBPA を含

有する廃プラスチックが埋立充填物に含ま

れていたことが明らかとなった。今回、コ

ンポジット試料から検出された BFRs 濃度

はプラスチック試料よりも 1～3 桁低く、

表 1 に示した混合模擬廃棄物中の廃プラス

チックの組成（13%）を反映していなかっ

た。また、PBDEs 同族体や HBCDs 異性

体の組成にも類似性が認められなかった

（表 5）。今回調製したコンポジット試料は

混合模擬廃棄物の組成を反映したものと仮

定し、各埋立実験槽に充填した廃棄物中の

総 BFRs 量をコンポジット試料中濃度から

算出したところ、PBDEs が 268 mg/槽、

TBBPA が 635 mg/槽、TBPhs が 18 mg/槽、HBCDs が 177 mg/槽となった。 
 

3.2．浸出水から検出された BFRs の濃度と異性体組成 

実験開始から 42カ月の間に埋立シミュレータから経時的に採取した浸出水を化学分析に

供した結果、全ての試料から対象とした 4 種類の BFRs が検出され、途上国の埋立地にお

いても廃棄物由来の BFRs が周辺環境へ流出していることが示唆された。馴致終了直後の

浸出水からは HBCDs が最も高濃度で検出され（77,000 pg/L）、次いで TBPhs（33,000 pg/L）
＞PBDEs（17,000 pg/L）＞TBBPA（16,000 pg/L）の順であった。 
図 13 に浸出水から検出された BFRs 濃度の経時的変動を示す。HBCDs は馴致終了直後

の浸出水中で最も高濃度であったが、以降速やかに低減し、実験開始 4 カ月後からはほぼ

全ての試料で検出下限値以下まで減少した。他の BFRs と異なり、HBCDs については 3
系列でほぼ同一の挙動を示した。今回、3 系列で HBCDs の溶出挙動に違いが認められなか



ったことから、本研究で観察された速やかな濃度減少は実験槽内部の条件に依存したもの

ではないと考えられる。また本結果は、HBCD 含有製品・廃棄物が埋立処分された場合、

埋立構造にかかわらず浸出水中に溶出され得る HBCDs は比較的短時間で埋立層から洗い

出され、その流出は長期に渡らないことを示唆している。 
TBPhs 濃度は、好気性埋立実験槽の浸出水で他の 2 系列よりも明らかに低く、経時的な

低減傾向を示し、実験開始 42 カ月後には初期濃度の十分の一まで減少した（図 13）。準好

気性埋立及び嫌気性埋立実験槽の浸出水においては実験開始 12カ月後付近に濃度ピークが

認められ、その後、経時的に減少する傾向にあった。TBPhs は他の BFRs より水溶解度が

数桁高いため浸出水中に溶出されやすい特性を持つが、生分解を受けやすい易分解性物質

でもあることから、本研究において比較的速やかに浸出水中濃度が減少したものと考えら

れた。TBBPA については、好気性埋立実験槽からの浸出水において調査開始 24 カ月後付

近に濃度のピークが認められたが、他の 2 系列では調査期間中の濃度はほぼ横這いもしく

は減少傾向にあった。 
PBDEs については、好気性埋立及び準好気性埋立実験槽からの浸出水中で徐々に減少も

しくはほぼ横這いの濃度を示していたが、嫌気性埋立実験槽の浸出水については実験開始

42 カ月後に最高濃度が検出された（図 13）。埋立充填物及び浸出水から検出された PBDEs
の同族体組成を比較したところ、分析に供した全ての浸出水試料で 10 臭素化体の割合がも

 

0

10,000

20,000

30,000

40,000

50,000

0 6 12 18 24 30 36 42

Elapsed time (month)

Co
nc

en
tr

at
io

n 
(p

g/
L)

0

50,000

100,000

150,000

0 6 12 18 24 30 36 42

Elapsed time (month)

Co
nc

en
tr

at
io

n 
(p

g/
L)

0

25,000

50,000

75,000

100,000

0 6 12 18 24 30 36 42

Elapsed time (month)

Co
nc

en
tr

at
io

n 
(p

g/
L)

PBDEsTBBPA

HBCDs

0

100,000

200,000

300,000

400,000

0 6 12 18 24 30 36 42

Elapsed time (month)

Co
nc

en
tr

at
io

n 
(p

g/
L)

TBPhs

好気 準好気 嫌気

 
図 13．浸出水から検出された BFRs 濃度（pg/L）の経時的変化 

○：検出下限値以下 



っとも大きく（総PBDEs濃度の47～96%）、

その組成は、埋立充填物のうちプラスチッ

ク試料よりもコンポジット試料と類似して

いた（図 14）。好気性埋立実験槽の浸出水

で他の 2系列よりも10臭素化体の割合が低

く、また、低臭素化体の割合が高い傾向が

認められたことから、好気的雰囲気におい

て BFRs の生分解が進み、高臭素化 PBDEs
の一部が脱臭素化した結果と考えられた。 
次に、浸出水から検出された各種 BFRs

濃度の総和の経時的変動を図 15 に示す。前

述の通り埋立実験槽からの溶出パターンは

物質ごとに異なったが、対象とした BFRs
総濃度で比較したところ、嫌気性埋立の方

が好気性埋立よりもBFRsの流出量が多く、

その流出は長期間継続することが示唆され

た。準好気性埋立実験槽の内部は実験開始

800 日付近までは嫌気的な状態であったため、嫌気性埋立実験槽と同程度の BFRs 溶出が続

いたものと考えられた。その後、実験開始 24 カ月後以降に準好気性埋立実験槽からの BFRs
溶出量が明らかに減少したことは、埋立実験槽内部に大気が取り込まれ始めたことにより

好気的条件下での生分解が促進されたためと考えられた。途上国の多くの最終処分場の内

部は嫌気的雰囲気であると考えられるため、投棄物由来の BFRs の溶出は長期的に継続す
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図 15．浸出水から検出された BFRs 濃度（pg/L）の経時的変化 
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図 14．埋立充填物および浸出水から検出され

た PBDE 同族体の組成 



るものと予想される。また、適切な遮水工を施していない場合は、浸出水に流出した BFR
等有害物質は地下水に容易に到達すると考えられる。生活用水の多くを地下水に依存して

いる地域においては、特に地下水への汚染物質の流入を軽減する対策が必要であろう。 
 
3.3．浸出水への BFRs 流出率 

 実験期間中に埋立廃棄物から浸出水に

流出した BFRs の流出率を表 6 に示す。化

学分析を実施していない期間の浸出水中

BFRs 量は、その前後に実測した浸出水中

濃度の平均値を用いて試算した。その結果、

実験期間 3 年半の間に埋立槽外に排出さ

れた BFRs は初期充填量の 0.001～0.58%
と少なかった。いずれの実験槽においても BFRs 流出率は TBPhs が最も高く、本物質の水

溶解度の高さを反映した結果と考えられた。次いで PBDEs＞HBCDs＞TBBPA の順で流出

率が高かった。埋立構造別に比較したところ、好気性埋立の方が嫌気性埋立よりも浸出水

への BFRs 流出率が低かった。このことは、好気性埋立実験槽では浸出水中に溶出した

BFRs が生分解された結果と考えられた。BFRs は蒸気圧が低いことから、埋立処分された

難燃製品や廃棄物から気化した BFRs が大気へ直接放出される可能性は小さく、その大半

は埋立実験槽内の廃棄物中に残存していると考えられた。最終処分場の安定化には数十年

はかかると考えられることからも、今後、より中長期スケールで BFRs の溶出挙動につい

て検証を継続する必要があるだろう。 
 
D. 結論 

本研究により、繊維製品が室内での BFRs（HBCDs および PBDEs）曝露源の一つとし

て寄与していることが実証された。BFRs の放散は室温（20℃）で既に認められ、今回試験

した最高温度である 80℃においてその放散速度は急増し、放散する異性体/同族体組成も温

度依存的な変化をみせた。繊維製品中の BFRs の光分解挙動を調べたところ、HBCDs の光

分解は認められなかったが、DecaBDE 製剤が添加された製品については BDE 209 の光分

解に伴う PBDFs の生成が認められた。以上のことから、繊維製品中の HBCDs は PBDEs
と比較して太陽光照射に安定であるが、一方で、室内にはより放散しやすいことが示唆さ

れた。 
分級したハウスダスト試料を化学分析に供した結果、PBDEs の存在量はダスト粒子の比

表面積と関係が認められなかったことから、ハウスダスト中の PBDEs は難燃化製品の剥離

片に由来するものが多いと考えられた。各粒径に蓄積する PBDEs 及び PBDD/Fs の濃度及

び組成を調べた結果、ハウスダストに含まれるこれら物質の定量に適した標準的な代表試

料を調整するには、開き目 250 μm のふるい下に回収されたダスト試料から繊維状物質を除

 

表 6．浸出水への BFRs 流出率（%）* 

PBDEs TBBPA TBPhs HBCDs

好気性埋立 0.009 0.003 0.098 0.007

準好気性埋立 0.009 0.001 0.580 0.007

嫌気性埋立 0.018 0.002 0.459 0.011

*充填物中のBFR量を100%として算出、実験期間は42カ月  



去する方法が適していると考えられた。 
また大型埋立シミュレータ実験により、途上国の埋立地においても廃棄物由来の BFRs

が周辺環境へ流出していることが示唆された。好気性埋立の方が嫌気性埋立よりも BFRs
流出量が少なかったことから、周辺環境への BFRs 溶出量の低減には、埋立地内部への空

気の供給により浸出水中 BFRs の生分解を促進させることが効果的と考えられた。 
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第3章 臭素系および芳香族リン酸エステル系難燃剤の物性測定 

 

分担研究者 倉持秀敏（国立環境研究所 資源循環・廃棄物研究センター） 

 
研究要旨 

PBDEs（ポリ臭素化ジフェニルエーテル類）代替難燃剤である臭素系難燃剤（BFRs）お

よび芳香族リン酸エステル系難燃剤（APEs）の蒸気圧データの整備を目的として、気体流

動法（Gas saturation 法: GS 法）を用いてそれらの蒸気圧を測定した。測定した難燃剤は、

BFRs としてヘキブロモベンゼン（HBBz）と 1,2-ビス（2,4,6-トリブロモフェノキ）シエ

ンタン（BTBPE）とし、APEs としてトリフェニルホスフェート（TPP）、トリクレジルホ

スフェート（TCP）、レゾルシノールビスジフェニルホスフェート（RDP）、ビスフェノー

ル A ビス-ジフェニルホスフェート（BDP）、レゾルシノールビスジキシレニルホスフェー

ト（RXP）とした。さらに、PBDEs の一つであり、蒸気圧が直接法にて測定されていない

BDE-153 も測定対象とした。これらの蒸気圧データを Clausius-Clapeyron の式で相関す

ることにより、昇華もしくは蒸発エンタルピーを求め、さらに、25℃における蒸気圧を推

定した。BTBPE、RXP、RDP、BDP の蒸気圧が極めて低いことが明らかとなった。これ

らの難燃剤は縮合系であり、縮合構造を持つことにより、蒸気圧が桁違いに低くなること

が示唆された。また、これらの難燃剤は大気への揮発性が極めて低いと予想される。 
UNIFAC モデルを用いてポリスチレン（PS）中の HBBz，BTBPE，TPP、RXP、TCP、

RDP の活量係数を算出するとともに、得られた蒸気圧データから PS-大気間の分配係数を

計算した。分配係数の値をもとに PS から大気への放出ポテンシャルを評価した。  
OECD の計算ツール（Pov & LRTP Screening Tool）を用いて、測定した難燃剤の残留

性と長距離移動性を簡易評価した。ただし、環境媒体の半減期は EPI-Suite（ver.4.0）を用

いて推定した。その結果、両特性の観点から HBBz、BTPBE、RXP は POPs 様の性質を有

することが示唆された。しかし、TPP と TCP は POPs 様物質ではないと考えられる。RDP
と BDP については、残留性は低いものの、長距離移動性については注意が必要である。 
近年、PBDEs 代替として報告され、かつ、物性が未測定の 10 種類の BFRs について、

上述の EPI-Suite と OECD の計算ツールを用いて、残留性と長距離移動性を評価した。残

留性および長距離移動性の観点から POPs 様と予想される物質は、ビス（2-エチルヘキシル）

テトラブロモフタレート（TBPH）、テトラブロモビスフェノール A-ビス（2,3-ジブロモプ

ロピルエーテル）（TBBPA-DBPE）、2,4,6-トリス（2,4,6-トリブロモフェノキシ）-1,3,5-ト
リアジン（TBPT）、エチレンビス（テトラブロモフタルイミド）（EBTPI）、ペンタブロモ

トルエン（PBT）であった。また、物性値の感度解析から、特に前者三物質の蒸気圧およ

び水への溶解度と前者四物質のオクタノール/水分配係数を明らかにする必要があり、これ

らの物性を今後測定すべきであると考えられる。 



A. 研究目的 
PBDEs（ポリ臭素化ジフェニルエーテル）代替として利用される臭素系難燃剤（BFR）

や非 BFR 系の芳香族リン酸エステル（APEs）の環境挙動の予測や曝露評価を行うには、

運命予測モデルもしくは曝露評価モデルへの入力パラメータとして、水への溶解度、オク

タノール/水分配係数、蒸気圧などの物理化学パラメータが必要不可欠である。特に、曝露

評価においては、蒸気圧が最も重要なパラメータと考えられる。しかしながら、それらの

蒸気圧レベルは非常に低く、論文等に報告されているデータ数もごく僅かである。そこで、

代替難燃剤の蒸気圧データの整備を目的として、PBDEs 代替の BFRs および APEs の 蒸
気圧を明らかにし、得られた実測データの温度依存性から 25℃における蒸気圧を推定する。 
単に代替難燃剤の蒸気圧を測定するだけでなく、得られた実測データから室内曝露評価

において必要となる難燃剤の高分子樹脂-大気間の分配係数を導くことも重要と考え、分子

熱力学モデルの一つである UNIFAC（UNIQAC Functional-group Activity Coefficient）モ

デルから得られる活量係数を用いて、ポリスチレンと大気間の分配係数を計算し、それら

の大気への放出ポテンシャルを考察する。 
また一方、上記の難燃剤の半減期を EPISuite から推定し、得られた半減期と実測した物

性データを用いて、OECD（Organisation for Economic Co-operation and Development）
の計算ツールにより、それらの難燃剤の残留性および長距離移動性を計算し、POPs
（Persistent Organic Pollutants：残留性有機汚染物質）様物質かどうかを簡易的に評価す

る。 
さらに、この評価ツールを用いて、近年 PBDE 代替として報告され、かつ、物性が未測

定の 10 種類の non-PBDE の BFRs（図 1）について、それらの残留性と長距離移動性を評

価し、POPs 様の可能性が高い BFRs を選定するとともに、感度解析から選定された BFRs
の中で測定すべき物性を提示する。  
 
B. 研究方法 

1. 蒸気圧測定 
1-1. 実験試薬 

non-PBDE の BFRs として、ヘキブロモベンゼン（HBBz、98%）をシグマアルドリッチ

から、1,2-ビス(2,4,6-トリブロモフェノキシ）エタン（BTBPE、98.8）を関東化学から購

入した。APEs として、トリクレジルフォスフェート（TCP、99%）を東京化成工業から、

トリフェニルホスフェート（TPP、99% ）をアルドリッチから購入し、縮合系の APEs と

して、レゾルシノールビスジフェニルホスフェート（RDP、67.4%）とレゾルシノールビス

ジキシレニルホスフェート（RXP、97%）ならびにビスフェノール A ビス-ジフェニルホス

フェート（BDP、89.2%）は大八化学工業から提供いただいた。6 臭素化 PBDE である

2,2’,4,4’,5,5’-hexabromodiphenyl ether（BDE-153、99.3%）は AccuStandard 社から購入



した。TCP、RDP、BDP は常温で液体であり、それ以外は固体であった。試薬は精製処理

をせずにそのまま用いた。蒸気圧測定において捕集しきれなかった蒸気を捕集するための

吸着カートリッジとして、Sep Pak PS-Air（Waters）を使用した。高速液体クロマトグラ

フ（HPLC）分析用の移動相としてアセトニトリル（HPLC 用，和光純薬工業）もしくは

メタノール（HPLC 用、和光純薬工業）を用いた。HPLC 分析に用いた水は、Synthesis A10
（日本ミリポア）から得られる超純水(比抵抗値 18.2>MO·m)とした。また、試料回収用溶

媒として移動相用のアセトニトリルもしくはトルエン（蛍光分析グレード、ナカライテス

ク）を用いた。 
 

1-2. 蒸気圧の測定方法 
まず、常温固体試料に対する気体流動法（Gas saturation：GS 法）の概略を下記に述べ

る。GS 法は、ガラスビーズに試料を担持させ、そのガラスビーズをステンレスカラムに充

填し、一定温度下において窒素ガスを通気させ、カラム内で発生する飽和蒸気量を分析す

ることによって、蒸気圧を測定する方法である。本研究の測定装置は、OECD のテストガ

イドライン 1と Rordorf らの文献 2を参考にして製作した装置である。その概略を図 2 に示

す。本装置は、飽和蒸気発生部と蒸気濃縮部から成り立っている。 
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図1. 測定対象物質の化学構造式 
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飽和蒸気発生部は、窒素ボンベ、マスフローコントローラー、空気恒温槽、予熱カラム、

ジェネレータカラムにより構成されている。ジェネレータカラムについては、内径 2.2mm、

長さ 600mm のステンレスカラムに測定試料をコーティングした 60-80 メッシュのグラス

ビーズ（Chromosorb AWA; Chromatography Research Supplies)を充填することによって

作成した。測定試料のコーティング量は概ねグラスビーズの重量の 0.02% とした。コーテ

ィングしたグラスビーズの作成方法を以下に述べる。まず、ビーズを高速溶媒抽出機

ASE200 (Dionex)にて水とアセトンで洗浄した。その後、洗浄したビーズを 80℃のオーブ

ンで半日間乾燥させた。次に、測定試料をビーズの重量に対して約 10 倍量のアセトンに溶

解させて、アセトン溶液にビーズを浸漬させた。ビーズを含むアセトン溶液からアセトン

をエバポレータと窒素ガスパージによって蒸発させ、測定試料をビーズにコーティングさ

せた。 
窒素ガス（キャリアーガス）を平衡温度まで加熱するために、予熱カラムとして、3000mm

のステンレス空カラムを用いた。本実験では、窒素ガスを 10~40ml·min-1 の流量で空気恒

温槽内にあるジェネレータカラムへ通気させ、ジェネレータカラム内で飽和蒸気を発生さ

せた。空気恒温槽の温度制御は、±0.02～0.05℃であった。 
蒸気濃縮部は、ジェネレータカラムから排出された飽和蒸気を濃縮する部分である。濃

縮部分は、長さ 100mm の空カラム、Sep Pak PS-Air、それらを繋ぐミニカラムから構成

されている。Sep Pak PS-Air から後ろはインピンジャーがあり、その後段に湿式の積算流

量計につながっている。実験終了後には、空カラム、ミニカラム、Sep Pak-PS-Air のそれ

ぞれに 5mLのアセトニトリルもしくはトルエンを通液し、捕集した測定試料を溶出させた。 

図2. GS (Gas saturation) 法による蒸気圧測定装置の概略 



 最後に、濃縮部の洗浄で得られたアセトニトリル溶液もしくはトルエン溶液をそれぞれ

HPLC-UV（Waters セパレーションモジュール 2695＋紫外線吸光検出器 2487）とガスク

ロマトグラフ質量分析計（GC/MS（Agilent Technologies GC System 7890A+5975C 
MSD））にて分析した。分析条件を表 1 に示す。 

表 1. HPLC-UV および GC/MS による分析条件 

HPLC-UV 分析 
分析カラム：Wakosil-II5C18HG（和光純薬工業）、3.0×150mm 
カラムオーブン： 40℃ 
流量： 1 mL/min 

HBBz 
移動相： メタノール:水＝90:10 
紫外線吸収検出器の波長： 254nm 

BDE-153 
移動相： メタノール:水＝92:8 
紫外線吸収検出器の波長： 254nm 

TPP 
移動相： アセトニトリル:水＝60:40 
紫外線吸収検出器の波長： 254nm 

TCP 
移動相： アセトニトリル:水＝70:30 
紫外線吸収検出器の波長： 254nm 

RDP 
移動相： メタノール:水＝72:28 
紫外線線吸収検出器の波長： 254nm 

BDP 
移動相： アセトニトリル:水＝80：20 
紫外線線吸収検出器の波長： 254nm 

RXP 
移動相： アセトニトリル:水＝90:10 
紫外線吸収検出器の波長： 254nm 
 

GC/MS 分析 
 BTBPE 

分析カラム：HP-5ms：0.25mm（径）×30m（長さ）×0.25 m（膜厚）（Agilent J&W） 
インジェクター温度：250℃ 
オーブン温度：50℃、2 分保持→10℃/min で 300℃→8分保持 
イオン源温度：230℃、MS 温度：150℃ 
ガス流量：1.2mL/min  

 



分析後、アセトニトリル溶液もしくはトルエン溶液の濃度から捕集量（Q）を求めた。さ

らに、次式のように、Q を通気した窒素ガス量(V)で除して、さらに、分子量(Mw)とガス定

数（R）を用いて、蒸気圧(pi)を求めた。 

Mw
RT

V
Qpi       (1) 

一方、常温で液体の TCP と RDP および BDP に対する測定法では、カラムの作成のみを

下記のように変更した。測定試料は粘性が非常に高いため、試料を直接ポンプで充填カラ

ムに送液することは困難であった。そこで、測定試料をその 9 倍量もしくは 4 倍量のメタ

ノールに溶解させ、そのメタノール溶液を高圧ポンプに接続し、疎水化した 60-80 メッシ

ュのグラスビーズ（Chromosorb WAW-DMCS; Chromatography Research Supplies）を充

填したステンレスカラムに通液した。その後、カラムを 80℃～100℃のオーブンに入れて

メタノールをゆっくり揮発させ、さらにカラム内に窒素を流しながら 120℃で加熱し、完全

にメタノールを揮発させて、カラム内のグラスビーズに液体試料をコーティングさせた。

コーティング重量はビーズに対して概ね 10～40%程度とした。 
RDP と BDP の蒸気圧はかなり低いと予想されるため、測定温度を高温にする必要があ

った。しかし、熱分解する可能性もあることから、本研究では、熱天秤によりそれらの熱

分解曲線を求めて、測定温度上限を設定した。 
 
2．高分子樹脂-大気間の分配係数の計算 
 高分子樹脂中の難燃剤の大気への放出ポテンシャルを予測するために、次式のように樹脂

-大気間の分配係数（Kra）を定義する。 

a

r
ra C

CK       (2) 

ここで、Ca は大気中の難燃剤の濃度(mol/L) 、Cr は樹脂中の難燃剤の濃度(mol/L)を示す。

本研究では、高分子樹脂としてポリスチレンを適用した。 
Kraは、難燃剤の濃度をモル濃度からモル分率へ変換し、平衡条件である各相の化学ポテ

ンシャルもしくはフガシチが等しいという平衡条件を用いて、次式のように整理できる。 

o
i

ro
i

rr
i

r
i

i

r
i

a

r
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ii
p

zRT
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Pzx
ny
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C
CK     (3) 

RT
Pn        (4) 

Mr
fz )1(1000       (5) 

ここで、yiは大気中の難燃剤の濃度（モル分率）、xriは樹脂中の難燃剤の濃度（モル分率）、



P は全圧（Pa）、pioは飽和蒸気圧（Pa）、n は大気中の難燃剤の濃度の単位変換因子、z は

樹脂中の難燃剤の濃度の単位変換因子、 riは樹脂中の難燃剤の活量係数、Mr はポリスチレ

ン（PS）モノマーの分子量（g/mol）、ρは PS の密度（g/L）、f は難燃剤の添加率である。

添加率は、日本難燃剤協会の Web ページ 3や大八木らの発表 4を参考にして 10％とした。

また、密度については、日本スチレン工業会の MSDS5を参考にしてその値を 1.05 g/L とし

た。最後に、難燃剤の活量係数を入手できれば、Kraを計算できる。 
難燃剤の活量係数の求め方については、下記に説明する。まず、高分子樹脂中の難燃剤

の活量係数 riは、UNIFAC モデル（UNIQUAC Functional-groip Actiivity Coefficients）6

によって推算した。UNIFAC モデルとは、UNIQUAC（Universal Quasi-Chemical）7と

いう活量係数式にグループ寄与法の概念を導入したモデルであり、分子をあるグループに

分割し、グループの形状パラメータとグループ間相互作用パラメータから活量係数を計算

するモデルである。本来、UNIFAC モデルは液体に用いるモデルであるが、モデルの変形

式や修正式が高分子溶液の相平衡に利用されていることから、本研究においては、高分子

樹脂中の難燃剤の活量係数の推算に UNIFAC モデルを適用した。また、本研究では、高分

子樹脂の重合度は考慮せずに、高分子樹脂を繰り返し単位であるモノマーの集合体として

定義している。UNIFAC モデルでは、成分 i の活量係数（ i）は下記の式によって求められ

る。 

Res
i

Comb
ii lnlnln      (6) 

iは非理想性を表す係数であり、式(6)の第一項（Combinatorial 項）は分子の形状に起因す

る非理想性を、第二項（Residual 項）は分子間の相互作用によって生じる非理想性を表し

ている。UNIFAC モデルには、いろいろな修正式が報告されているが、本研究ではオリジ

ナルの UNIFAC モデルを用いた。UNIFAC モデルの計算では、取り扱う物質をあるグルー

表2. PS、HBBz、BTBPE、TPP、TCP、RXP、RDPの UNIFACモデルのグループ分け 

化合物 UNIFAC モデルのグループ分け 

 

ポリスチレン（PS） 5×ACH, 1×ACCH, 1×CH 

ヘキサブロモベンゼン(HBBz) 6×AC, 6×Br 
1,2-ビス（2,4,6-トリブロモフェノキシ）エタン

（BTBPE） 6×AC, 4×ACH, 2×AC-O, 2×CH2，6×Br 

トリフェニルフォスフェート(TPP) 3×AC, 15×ACH, 1×ArPO4   

トリクレジルフォスフェート（TCP） 3×AC, 12×ACH, 3×ACCH3,1×ArPO4   

レゾルシノールビスジキシレニルホスフェート（RXP） 6×AC, 16×ACH, 8×ACCH3, 2×ArPO4 

レゾルシノールビスジフェニルホスフェート（RDP） 6×AC，24×ACH, 2×ArPO4 

 

 



プに分割する必要がある。高分子樹脂としてポリスチレンや難燃剤の分割法については例

として図 3 に示し、表 2 に計算で用いたグループを示す。表中の AC と ArPO4とはそれぞ

れ Aromatic Carbon と Aromatic Phosphate の略で、芳香族中の炭素とリン酸を示してい

る。 
表 2 のグループに対応した表面積および体積パラメータの値とグループ間相互作用パラ

メータの値を表 3 と 4 に示す。表 4 の ArPO4以外の相互作用パラメータは、Hansen らの

値 9を用い、ArPO4に関するパラメータの値は Ashraf らの値 10を用いた。ただし、ArPO4

の表面積および体積パラメータの値は入手できないことから、Yaws のハンドブック 11から

トリフェニルフォスフェートの van der Waals 表面積および体積を入手し、既存のパラメ

ータ値を逆算して値を求めた。表面積および体積パラメータと相互作用パラメータのグル

ープ分けは若干異なっており、相互作用パラメータでは、CH2 と CH は同一とみなされ、

CH で統一されている。同様に、ACH と AC も同一とみなされ、ACH で統一されている。 
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図3. UNIFACモデルにおけるポリスチレン（PS）、1,2-ビス（2,4,6-トリブロモフェ

ノキシ）エタン（BTBPE），トリクレジルフォスフェート（TCP）およびレゾルシ

ノールビスジフェニルホスフェート（RDP）に対するグループの分け方 



 
 
 

表 3. UNIFAC モデルにおける体積（Rk）パラメータと表面積（Qk）パラメータ 

グループ Rk / - Qk / - 

CH2 0.6744  0.540  

CH 0.4469  0.228  
ACH 0.5313  0.400 
AC 0.3652  0.120 

ACCH  0.8121  0.348  
ACCH3 1.2663  0.968  
ArPO4 1.7008  2.532  

Br  0.9492  0.832 

 
 
 

表 4. UNIFAC モデルのグループ間相互作用パラメータ（aki） 

パラメータ 値 / K パラメータ 値 / K 

aCH, ACH 61.3 aACH, CH -11.2 
aCH, ACCH 76.5 aACCH, CH -69.7 
aCH, ArPO4 312.4 a ArPO4, CH 130.7 
aACH, ACCH 167.0 aACCH, ACH -146.8 
aACH, ArPO4 883.4 a ArPO4, ACH 117.8 
aACCH, ArPO4 420.8 a ArPO4, ACCH 48.9 
aACCH, Br 210.0 aBr,ACCH, 1112. 
aCH, Br 479.5 aBr,CH, -31.52 
aACH, Br 261.3 aBr,ACH, -154.2 
aAC-O, Br -202.3 aBr,AC-O 736.4 



3．残留性および長距離移動性の計算 
過去の測定を含めると分配挙動を示す物性データを整備できているが、それだけでは、

物理化学的特性にのみ起因する環境媒体間の分配性しか考察できない。そこで、本研究で

は、OECD の評価ツール（Pov (overall persistence) & LRTP (long-rang transport 
potential) Screening Tool）12,13 を用いて残留性と長距離移動性を簡易的に評価した。Pov 
&LRTP Screening Tool を利用するには、入力データとして、分子量、log Kaw（大気/水分

配係数）、log Kow（オクタノール/水分配係数）、大気、水ならびに土壌における半減期（t1/2, 

Air，t1/2, water，t1/2, soil）が必要となる。 
Kaw は無次元のヘンリー定数であり、次式により、一般的なヘンリー定数（Hw / 

Pa·m3·mol-1）から求められる。 

RT
H

K w
aw       （7）  

さらに、Hw が直接入手できない場合には、蒸気圧（pi）と水への溶解度（Sw）から次

式によって推定できる。 

  
w

i
w S

pH       （8） 

Swは以前の研究 14を参考にして入手できることから、式(7)と(8)からKawを推定した。

また、同様の研究より log Kowの値を入手した。しかし、半減期は入手できないことか

ら、EPI-Suite（version4.0）15 を用いて、大気と水における半減期を推算した。水中

の半減期については、表 5 のような Aronson らの文献 16を参考に、得られた生物分解

のスコア（BIOWIN3 のスコア）に補正を加えて水中の半減期とした。土壌における半

減期は水の 2 倍とした。計算に用いたパラ

メータ値を表 6 に示す。ただし、Kawは本

実験の蒸気圧データを利用することから、

結果と考察でその値を示す。 
物性値が未測定であり、今後の測定ターゲ

ットになりそうな non-PBDE の BFRs につ

いては、Covaci らの文献 17を参考に 10 種類

を選定した（図 4 参照）。それらの物性値お

よび環境媒体の半減期について、BDP の評価

と同様に EPI-Suite を用いて計算し、OECD
の計算ツールを用いてそれらの残留性およ

び長距離移動性を評価した。また、その計算

ツールには、オプションとして感度解析

（Monte Carlo Analysis）ツールが組み込ま

表 5.  EPI-Suite の BIOWIN3 の ス コ ア と

Aronson の補正による水中の半減期 

BIOWIN3 のスコア 水中の半減期 
（t1/2, water） / days 

> 4.75 0.17 
4.25-4.75 1.25 
3.75-4.25 2.33 
3.25-3.75 8.67 
2.75-3.25 15 
2.25-2.75 37.5 
1.75-2.25 120 
1.25-1.75 240 

< 1.25 720 
 



れていることから、物性値もしくは半減期が結果に与える影響を調べ、それらの寄与度も

調べた。 
 

表 6. 計算した難燃剤の分子量、Sw、Kow および各環境媒体の半減期（t1/2） 

 分 子 量  / 
g·mole-1 

Sw / 
mole·m-3 

log Kow / 
- t1/2, air / h t1/2, water / h t1/2, soil / h 

HBBz 551.49 1.99×10-7 6.07 11200 2880 5760 

BTBPE 687.64 4.06×10-10 8.99 8.64 17300 34600 

TPP 329.26 9.02×10-3 4.54 23.52 900 1800 

TCP 368.36 7.54×10-4 5.38 9.37 900 1800 

RDP 574.43 2.61×10-4 5.79 7.5 900 1800 

RXP 686.68 4.51×10-6 6.36 1.25 5760 11500 

BDP 692.65 1.51 10-5 6.09 5.472 2880 5760 
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図 4. 本研究で残留性と長距離移動性を評価した non-PBDE の BFRs とその構造式 

 



C. 結果と考察 
1. 蒸気圧測定 
蒸気圧測定結果を図 5 にプロットした。また、以前に我々が測定した難燃剤（4～6 臭素

化 PBDEs（BDE-47、BDE-99）、ヘキブロモシクロドデカン（HBCD））のデータ 9)もプロ

ットした。まず、HBBz と BTBPE はともに 6 臭素化物であることから、6 臭素化物である

BDE-153 と HBCD の蒸気圧データと比較した。その結果、分子量の最も低い HBBz の蒸

気圧が最もが高く、逆に、分子量の最も大きい BTBPE が最も低い値となった。次に、APEs
については、非縮合系の TTP および TCP と縮合系の RDP、RXP、BDP を比較すると、非

縮合系の方が桁違いに高く、BDE-44 や-99 と同じ蒸気圧レベルであった。縮合系では、

BDP の蒸気圧が最も低いことが明らかとなった。 
温度依存性については、Clausius-Clapeyron の式を用いて定量的に解析を行った。

Clausius-Clapeyron の式は次式の通りである。 

R
S

RT
H

p vapvap
iln      (7) 

ここで、ΔHvap は蒸発エンタルピー、ΔSvap は蒸発エントロピーである。ただし、固体の

蒸気圧の場合は、それぞれ昇華のエンタルピーとエントロピーとなる。図 5 のように、温

度の逆数に対して蒸気圧の対数をプロットすると、その傾き（SL）、つまり、温度依存性は、

ΔHvapで表され、次式より、ΔHvapを求めた。 

RSLH apv      (8) 

温度の逆数 (K-1)

蒸
気
圧

/ P
a

1.0E-07

1.0E-06

1.0E-05

1.0E-04

1.0E-03

1.0E-02

1.0E-01

1.0E+00

1.0E+01

0.0018 0.0022 0.0026 0.003 0.0034

 
 

図5. BDPおよび他の難燃剤の蒸気圧 
＊ :BDP, ■: HBBz, ◆: BTBPE，◆: BDE-153, +:BDE-99*, □: BDE-47*, △: 
α-HBCD*, ▲: γ-HBCD* (*:Kuramochi et al18)), ○ :RXP, ×: RDP 



表 7 に ΔHvapおよび Clausius-Clapeyron の式から推定された 25℃の蒸気圧を示す。蒸

気圧の大きさは、非縮合系の APEs が最も高く、次に、BFRs となり、最も低いのは縮合系

の APEs で、特に BDP が低く、その値は 6.33×10−13 Pa あった。蒸気圧が低いということ

は大気への揮発性が低いと考えられ、縮合構造にすることは曝露防止の観点からは有効な

手段であると考えられる。また、蒸気圧が低いほど ΔHvap の値が高くなる傾向があり、最

も高い値は、BDP の ΔHvapは 181 kJmol-1であった。値が大きいということは、温度依存

性も大きいことを意味しており、すなわち、温度低下に伴い、蒸気圧が大きく低下するこ

とを意味している。 
本研究で取り上げた難燃剤の蒸気圧とその温度依存性については本研究によって初めて

明らかにされたデータであり、貴重なデータを取得することができた。 
 

表 7. 測定した難燃剤の ΔHvap もしくは ΔHsub と 25℃の蒸気圧（po,S と po,SL） 

 BDP TPP RXP TCP RDP BDE-1
53 HBBz BTBPE 

ΔHva
por 
ΔHsub / 
J mol- 

181 105 147 107 150 154 118 173 

po,L or 
po,S / pa  6.33 10-13 1.54 10-5 2.20 10-1

2 5.86 10-6 1.59 10-11 4.52 10-9 4.84 10-7 2.26 10-1

1 

  po,L：液体の蒸気圧、po,S：固体の蒸気圧 

 
2. ポリスチレン-大気間の分配係数の推算 
ポリスチレン(PS)中の難燃剤の活量係数を UNIFAC モデルにより推算し、難燃剤の PS-

大気間の分配係数（Kra）を求め、その値を表 8 に示すとともに、デカブロモジフェニルエ

ーテル（DeBDE）についての推算結果（グループ分けとパラメータは参考文献 19を参照）

と比較した。HBBz の値は BTBPE よりも五桁低くなり、非縮合系の APEs の値は縮合系

よりも 5～6 桁程度低くなった。したがって、大気への放出ポテンシャルは、非縮合系 APEs
や HBBz の方が他の難燃剤に比べて五桁程度大きいと予想される。非縮合系と縮合系間及

び HBBz と BTBPE 間の活量係数の差はそれぞれ約 9 倍と約 3 倍であることから、Kraの差

の原因は主に蒸気圧差であると考えられる。また、この結果は、難燃剤の蒸気圧を低く抑

えること、つまり、縮合構造にして蒸気圧を低くすることで、大気への放散を抑制できる

ことを示し、低蒸気圧化は曝露低減対策には有効な方法であると考えられる。 
DeBDE と比較すると、BTBPE および縮合系 APEs の値は DeBDE と同等の値であり、

大気への放出ポテンシャルも同等と推察される。蒸気圧が同じレベルの場合には、活量係

数は大きな影響を与えるものの、蒸気圧が桁違いに相違する場合には、Kraに与える影響は

蒸気圧の方が大きいと考えられる。 
 



 

表 8. ポリスチレン（PS）中の難燃剤の活量係数（ r
i）と PS- 大気間の分配係数（Kra） 

 温度/ ℃ 難燃剤添加率 / - 難燃剤のモル分率 / - Log Kra / - ri / - 蒸気圧（25℃） / Pa 

DeBDE 25 0.1 0.0119 18.1 18.2 9.02 10-13+ 
TPP 25 0.1 0.0340 11.2 9.36 1.54 10-5 

RXP 25 0.1 0.0166 17.6 25.8 2.20 10-12 

HBBz 25 0.1 0.0206 12.66 10.2 4.84 10-7 

BTBPE 25 0.1 0.0166 17.67 3.56 1.34 10-11 

TCP 25 0.1 0.0305 11.70 7.60 5.86 10-6 

RDP 25 0.1 0.0197 16.32 67.9 1.59 10-１１ 

+：文献値 20 

 
3．残留性および長距離移動性の計算 
3-1．測定した難燃剤に対する計算結果 
蒸気圧データから推定された 25℃の蒸気圧と水への溶解度（Sw）を基に、ヘンリー定数

（Hw）と大気/水分配係数（Kaw）を求めた。その結果を表 9 に示す。Hwは水から大気への

分配性を表している。縮合系の APEs の値が桁違いに低いことから、これらの大気への分

配性は極めて低いと考えられる。これは蒸気圧が低いことに加えて、水への溶解度が比較

的高いためである。  
この表9と表2の値をOECDの計算ツールへ入力し、残留性と長距離移動性を計算した。

その結果を図 6 と表 10 に示す。ただし、図 6 には Kalsmeier ら 21が提案している POPs
様の判定値もプロットした。長距離移動性については、以下の二つのパラメータ、すなわ

ち、Characteristic Travel Distance (CTD / km) と Transfer Efficiency (TE / %)があり、

図 7 に示すように、CTD は発生源の難燃剤の濃度が 37％へ減少する距離を、TE は発

生源から放出されるフラックスと目的地へ降下するフラックスの比を意味している。図

6 より、HBBz、BTBPE、RXP は残留性および長距離移動性の観点から POPs 様と考えら

れ、逆に TPP と TCP は POPs 様ではないと考えられる。一方、RDP と BDP は残留性が

低いが、長距離移動性には注意が必要であることが示唆された。 
 

表 9. 本研究で測定した難燃剤のヘンリー定数（Hw）および大気/水分配係数（Kaw） 

 B DP TPP RXP TCP RDP BDE 
-153 HBBz BTBPE 

Hw / 
Pa·m3·mol
-1 

4.20×10-
8 

1.71×10-
3 

4.88×10-
7 

7.79×10-
3 

6.08×10-
8 

5.77×10-
2 2.43 5.56×10-

2 

log Kaw / - -10.77  -6.16 -9.71  -5.50 -10.61 -4.63 -3.01 -4.65 

 



表 10. 本研究で測定した難燃剤に対する OECD の Pov＆LRTP Screening Tool による計算結果 

 残留性 / days 
長距離移動性 

CTD / km TE / % 
判定値* 195 5097 2.248 

BDP 64.8 2182 9.66 

TCP 108 275 0.169 

RDP 108 1770 7.82 

TPP 108 232 0.340 

RXP 690 2450 10.8 

BDE-153 1050 2870 12.7 

HBBz 345 10900 69.1 

BTBPE 174 2450 10.8 

 *: Kalsmeier ら 21 
 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 図6. 本研究で測定した難燃剤の残留性（Pov）と長距離移動性（CTD: Characteristic 

Travel Distance (km)とTE: Transfer Efficiency (%)） 
■or ●: BDE-47, BDE-99, BDE-153, HBBz, BTBPE, □ or ○: TPP, TCP, RXP, RDP,BDP 

縦軸と横軸に平行な実線はPOPs様の判定値（Kalsmeierら21） 
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3-2．未測定な non-PBDE の BFRs に対する計算結果 
10 種類の non-BPDE の BFRs について物性値と環境媒体における半減期を EPI-Suite

を用いて計算した。その結果を表 11 に示す。表 11 の値を用いて OECD の計算ツールによ

り求めた残留性と長距離移動性を表 12 および図 8 に示す。両特性の観点から POPs 様を示

す物質は、TBPH、TBBPA-DBPE、EBTPI、TBPT、PBT であった。また、Monte Carlo
解析の結果、つまり、結果に与える物性値および半減期の寄与度を図 9 に示す。TBPH、

TBBPA-BDPE、TBPT の大気/水分配係数（Kaw）の寄与度が比較的高いことに加えて、オ

クタノール/水分配係数（Kow）についても寄与度が高いことが明らかとなった。さらに、

ETBPI については、Kow の寄与度が極めて高いことがわかった。これらの物性値は信頼性

が重要になることから、今後測定すべきであると考えられる。ただし、Kaw を求めるには、

蒸気圧および水への溶解度が必要であり、実際には、これらの二つの物性値を測定すべき

である。また一方、半減期の寄与が大きいことから、物性測定に加えて、これらの半減期

についてもその値の妥当性を検証すべきであろう。 
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図7. OECDのPov&LRTP Screening Toolにおける長距離移動性のイメージ 

a) Characteristic Travel Distance (CTD)，b) Transfer Efficiency (TE) 

b) 



表 11. non-PBDE の BFRs の物性値および環境媒体の半減期(EPI-Suite による推算) 

 25 ℃ の

蒸 気 圧

（ pi ） / 
Pa 

水への溶

解度（Sw）

/ mg·L-1  

ｵｸﾀﾉｰﾙ/水
分配係数

（logKow

） / - 

大気/水分

配係数

(logKaw) / 
- 

大気中の

半減期

（t1/2, air）

/ h 

水中の半

減期* 
(t1/2, 

water) / h 

土壌中の

半減期

(t1/2, soil) / 
h 

TBB 4.57E-0
6 1.14E-05 8.75 -1.05 11.748 2880 5760 

TBBP
A-DBP
E 

8.48E-1
3 1.16E-10 11.52 -2.56 12.216 172800 345600 

TBPH 2.28E-0
9 1.98E-09 11.95 -0.48 5.88 2880 5760 

PBEB 6.20E-0
4 2.90E-04 7.48 -0.36 111.612 5760 11520 

TBEC
H 

3.31E-0
2 2.22E-01 4.75 -1.60 27.768 900 1800 

ATE 1.35E-0
2 7.79E-02 5.59 -1.59 3.96 2880 5760 

PBT 1.95E-0
5 9.35E-04 6.99 -2.39 693.864 5760 11520 

TBBP
A-BAE 

2.65E-0
7 3.12E-07 10.02 -0.67 1.908 17280 34560 

EBTPI 1.83E-2
1 3.03E-09 9.8 -12.64 3.252 17280 34560 

TBPT 9.29E-1
7 1.85E-11 11.46 -5.68 86.688 17280 34560 

   *: Aronson らの補正 16（表 5）を利用 



表 12. OECD の計算ツールによる non-PBDE の BFRs に関する残留性および 
長距離移動性（CTD と TE） 

 残留性 / days 
長距離移動性 

CTD / km TE / % 
判定値* 195 5097 2.248 

BDE-47 346 3200 8.59 
BDE-99 1040 3190 12.7 
BDE-153 1050 2870 12.7 

TBPH 346 1470 3.19 
TBBP-DBPE 10400 2830 12.4 

EBTPI 2080 2860 12.7 
TBPT 2080 2860 12.7 
PBT 687  9520 23.2 

PBEB 627 2310 0.0467 
TBBPA-BAE 207 152 0.0014 

TBB 345 256 0.00674 
ATE 105 135 0.00029 

TBECH 101 574 0.0141 
*: Kalsmeier ら 21 
 
 
 
 

 
図8.  non-PBDEのBFRsに対する残留性（Pov）と長距離移動性（CTD: Characteristic 

Travel Distance (km)とTE: Transfer Efficiency (%)）および我々が測定した難燃剤との比較 
 

■or ●: BDE-47, BDE-99, BDE-153, HBBz, BTBPE, □ or ○: TPP, TCP, RXP, RDP, BDP ×: ATE, 
TBECH, ◇: PBEB, TBBPA-BAE, TBB, ◆: TBPH、TBBPA-DBPE、EBTPI、TBPT、PBT 
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図 9. POPs 様と選定された BFRs に対する Monte Carlo 解析の結果 
三つの図は、左から Pov、CTD、TE に対する物性値と半減期の寄与度。 
棒グラフの内容は、の左から logKaw、logKow、t1/2, air、t1/2, water、t1/2, soil の寄与度。 
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D. 結論 
気体流動法を用いて、ヘキブロモベンゼン（HBBz）、1,2-ビス（2,4,6-トリブロモフェノ

キ）シエンタン（BTBPE）、トリフェニルホスフェート（TPP）、トリクレジルホスフェー

ト（TCP）、レゾルシノールビス ジフェニルホスフェート（RDP）、ビスフェノール A ビス

-ジフェニルホスフェート（BDP）、レゾルシノールビスジキシレニルホスフェート（RXP）、
2,2’,4,4’,5,5’-ヘキサブロモジフェニルエーテル（BDE-153）の蒸気圧を測定した。これらの

蒸気圧データを Clausius-Clapeyron の式で相関することにより、昇華もしくは蒸発エンタ

ルピーを求め、さらに、25℃における蒸気圧を推定した。BTBPE、RXP、RDP、BDP の

蒸気圧が極めて低いことが明らかとなった。これらの難燃剤は縮合系であり、縮合構造を

持つことにより、蒸気圧が桁違いに低くなることが示唆された。 
UNIFAC モデルを用いてポリスチレン（PS）中の HBBz、BTBPE、TPP、RXP、TCP、

RDP の活量係数を算出するとともに、得られた蒸気圧データから PS-大気間の分配係数を

計算した。HBBz、TPP、TCP の値が桁違いに低く、それらの大気への放出ポテンシャル

は大きいと推察された。一方、BTBPE、RXP、RDP の値はデカブロモジフェニルエーテ

ルと同等レベルであり、大気への放出ポテンシャルが極めて低いと予想された。  
OECD の計算ツール（Pov & LRTP Screening Tool）を用いて、測定した難燃剤の残留

性と長距離移動性を簡易評価した。ただし、環境媒体の半減期は EPI-Suite（ver.4.0）を用

いて推定した。その結果、HBBz、BTPBE、RXP は POPs 様の性質を有することが示唆さ

れた。しかし、TPP と TCP は POPs 様物質ではないと考えられる。RDP と BDP について

は、残留性は低いものの、長距離移動性については注意が必要である。 
近年ポリ臭素化ジフェニルエーテル代替と報告され、かつ、物性が未測定の 10 種類の

BFRs について、それらの物性値と環境媒体における半減期を EPI-Suite を用いて推算した。

また、残留性と長距離移動性を OECD の計算ツールを用いて評価した。残留性および長距

離移動性の観点から POPs 様と予想される物質は、ビス（2-エチルヘキシル）テトラブロモ

フタレート（TBPH）、テトラブロモビスフェノール A-ビス（2,3-ジブロモプロピルエーテ

ル）（TBBPA-DBPE）、2,4,6-トリス（2,4,6-トリブロモフェノキシ）-1,3,5-トリアジン（TBPT）、
エチレンビス（テトラブロモフタルイミド）（EBTPI）、ペンタブロモトルエン（PBT）で

あった。これらの BFRs の計算結果に対する感度解析（Monte Carlo 解析）から、特に前

者三物質の蒸気圧および水への溶解度と前者四物質のオクタノール/水分配係数を明らかに

する必要性があり、これらの物性を今後測定すべきである。 
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第 4 章 縮合リン酸エステル類難燃剤の使用過程における分解に関する検討 

 
分担研究者 小瀬知洋（新潟薬科大学 応用生命科学部） 

滝上英孝（国立環境研究所 資源循環・廃棄物研究センター） 
 
研究要旨 

ポリ臭素化ジフェニルエーテル類やヘキサブロモシクロドデカン等の有機臭素系難燃剤

の代替難燃剤として PC/ABS アロイ、軟質ウレタンフォーム等の難燃化に用いられる縮合

リン酸エステル類難燃剤は、旧来の有機リン系難燃剤であるリン酸トリエステル類と比較

して、揮発性が低く、可塑性を有さないため樹脂素材の機械特性を損ないにくいという特

徴があり、リン酸トリエステル類ではカバー出来なかった分野の代替難燃剤として使用が

始まっている。しかしながら縮合リン酸エステル類難燃剤はリン酸エステル結合によるオ

リゴマー構造を有するため、加水分解をはじめとする高い分解性を有し、揮発性の高い低

分子量の分解生成物を生じる可能性が懸念される。そこで、本検討においては縮合リン酸

エステル類難燃剤を使用した難燃化製品の使用および廃棄過程における分解と分解生成物

の放散リスクを評価することを目的とする。具体的には実際の難燃化製品が用いられる条

件を想定して、難燃剤製剤単体を用いて製剤ごとに生じる分解生成物の検索を行う。この

結果を踏まえて、難燃剤を添加して模擬的に作成した難燃化プラスチック中における製剤

の加水分解性と分解生成物の放散性の検討を行う。また製品の廃棄後を想定して不燃シュ

レッダーに混入した廃プラスチックが最終処分場において埋め立て処理された場合を想定

して、難燃化プラスチックの溶出試験をおこなう。市販の縮合リン酸エステル類難燃剤 4
種を直接加水分解した結果、いずれの製剤からも低分子量の加水分解生成物が発生し、な

かでも RDP からのフェノールの生成が最も顕著であった。テレビの室内における使用条件

下においては、フェノール、ビスフェノール A およびトリフェニルホスフェートの放散が

確認された一方で、RDP によって難燃化された PC/ABS 樹脂からのレゾルシノールの放散

はほとんど起こらなかった。これらの中でもフェノールは放散性が高く、含有量に対して 1
オーダー低い程度の放散量を示した。ビスフェノール A、トリフェニルホスフェートの放散

量は含有量に対して 3～5 オーダー低く、樹脂中には含まれているもののその揮発性の低さ

から顕著な放散は起こらない傾向を示した。この結果から BDP によって難燃化されたテレ

ビを室内で使用した際のこれらの化合物の曝露リスク評価を行った。結果、もっとも低い

曝露マージンを示したフェノールにおいてもその MOE は 900～1,000 であり、呼吸経由の

曝露リスクは無いと考えられた。 
 テレビ廃棄後の廃プラスチックの埋め立て処分時においては、フェノールがその水溶解

性の高さから他の 2 物質と比較して高い溶出量を示した。またビスフェノール A は塩基性

の条件下においてその溶出が促進され、リスクが高まる可能性が示唆された。15 日間の繰

り返し回分方式の溶出試験における積算溶出濃度はフェノールにおいては排水基準値を下



回ったものの、ビスフェノール A においては暫定基準値をやや上回る傾向を示した。しか

しながら環境省告示 13号法の条件下においてはいずれの物質においても基準値を十分に下

回っており大きなリスクは無いと考えられた。 
 
A. 研究目的 

家庭製品の難燃化に用いられてきた有機臭素系難燃剤（以下 BFR とする）のうちポリ臭

素化ジフェニルエーテル類（以下 PBDE とする）の Deca 製剤が RoHS 指令の対象に加わ

り 1)、ヘキサブロモシクロドデカン（HBCD）が残留性有機汚染物質検討委員会第 5 回会合

においてリスクプロファイル案の作成に移ることが決定された 2)ことなどから、BFR を代

替する臭素に依存しない難燃剤の開発とその安全性の評価は急務であるといえる。 
 臭素に依存しないBFRの代替難燃剤としてPC/ABSアロイ等の難燃化に用いられる縮合

リン酸エステル類難燃剤は、旧来の有機リン系難燃剤であるリン酸トリエステル類と比較

して、揮発性が低く、可塑性を有さないため樹脂素材の機械特性を損ないにくいという特

徴があり 3)、BFR の代替難燃剤として部分的に使用が始まっている。しかしながら縮合リ

ン酸エステル類難燃剤は加水分解性を有することで知られるリン酸トリエステル類 4,5)と同

様のリン酸エステル結合によるオリゴマー構造を有するため、加水分解をはじめとする分

解性が高い可能性があり、使用過程において毒性 6)、揮発性の高い 7)分解生成物を生じる可

能性がある。そこで本研究においては縮合リン酸エステル類難燃剤による難燃化製品の使

用、廃棄過程における分解を調査することを目的とする。 
実際の難燃化製品が用いられる条件を想定して、難燃剤製剤単体を用いた分解試験を行

い、製剤から生じうる分解生成物の検索を行う。この結果を踏まえて難燃剤製剤を樹脂に

添加して作成した模擬難燃化プラスチック中における製剤の加水分解性と分解生成物の放

散性の検討を行う。また製品の廃棄後を想定して不燃シュレッダーに混入した廃プラスチ

ックが最終処分場において埋め立て処理された場合を想定して、難燃化プラスチックの溶

出試験をおこなう。加えて実際の難燃化製品から採取したプラスチック素材を使用して同

様の検討を行う。 
 

B. 研究方法 

1. 実験方法 

縮合リン酸エステル類難燃剤製剤はリン酸トリエステル類と同様にリン酸にエステル末

端基が結合した構造を基本としているが、エステル末端基の替わりに 2 つの水酸基を有す

る架橋基によって複数のリン酸分子が縮合することによって高分子量化した構造を有する。

図 1 に CPFR 製剤のうち最も典型的な 2 量体の構造を示した。本研究においてはエステル

末端基（R1）および架橋基（R2）の異なる 4 種の縮合リン酸エステル類難燃剤を用いて、

難燃化製品の使用条件下を想定した難燃剤製剤単独での分解試験および加水分解試験を行

った。本試験においては前述の製剤単独での分解試験と同様に図 2 に示した 4 種の縮合リ



ン酸エステル類難燃剤製剤を使用した。100 mL の三角フラスコ内に 30 mL の純水を入れ、

1.0 N の HCl および NaOH を用いて pH を 3, 7, 10 に調整した。三角フラスコ内に 3.0 g
の難燃剤製剤を加え、密栓して暗所に設置した恒温振とう水槽内で温度を 20℃および 60℃
に設定して 72 時間、150 rpm で水平振とうし、製剤の加水分解性と加水分解による製剤分

子中のエステル結合の部位毎の加水分解性の差を検討した。各条件における結果を比較す

ることによって、加水分解性に及ぼす温度および pH の影響を検討した。 
 
 

 

図 1. 縮合リン酸エステル類難燃剤の構造と置換基 

 
 
室内環境における製品の使用条件を想定した条件下における難燃化プラスチック中にお

ける RDP および BDP の分解性と分解生成物の放散性を検討するために、RDP および BDP
によって難燃化した PC/ABS アロイ樹脂を以下の方法によって調製した。ポリカーボネー

ト(以下 PC とする)、及び ABS 樹脂(以下 ABS とする)のバージンペレットをジクロロメタ

ンに溶解し、1:1 の重量比で混合し、樹脂重量に対して 10 wt.%の重量の BDP、または RDP
を添加後、ドラフトチャンバー内に静置し溶媒を除去した。溶媒を除去後の樹脂試料は 5 
mm 以下程度のサイズに裁断し、難燃化 PC/ABS 試料とした。 
図 2 に放散実験装置の概略図を示す。容積 5.2 L のガラスチャンバー内に設置したシャー

レ上に難燃化 PC/ABS 試料を RDP 難燃化 PC/ABS においては 1.0 g、BDP 難燃化 PC/ABS
においては 5.0 g を設置し、チャンバー内の空気をエアポンプによって 0.1 L/min の流量（換

気回数にして 1.2 回）で吸引し、流路に設置した 47 mmφ 固相ディスク(エムポアディスク

C18)によって揮発成分を捕集した。固相ディスクはアセトン約 20 mL を通液することでコ

ンディショニングを行い、72~96 時間間隔で交換し、分析に供した。チャンバー内には吸

引負圧によって活性炭で浄化後、ガス洗浄瓶によって加湿した空気が供給される。実験装

置はインキュベーター内に設置し、温度を 25±5 ℃に設定した。また試験終了後、チャンバ

ー内壁、及びシャーレ外面をアセトンで洗い込み、チャンバー内の沈着量を測定用の試料(以
下チャンバー内洗液とする)とした。また、試験終了後の難燃化 PC/ABS 試料は樹脂内濃度

測定用試料とした。 

略称 末端基 R1 架橋基 R2

RDP ﾌｪﾉｰﾙ ﾚｿﾞﾙｼﾉｰﾙ

BDP ﾌｪﾉｰﾙ ビスフェノールA

RDXP ｷｼﾚﾉｰﾙ ﾚｿﾞﾙｼﾉｰﾙ

PDCP ｸﾛﾛｲｿﾌﾟﾛﾋﾟﾙ ﾎﾟﾘｵｷｼｴﾁﾚﾝ

P O

O

O
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R1
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O
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R1

R1 製剤名

resorcinol diphenyl phosphate

bisphenol A diphenyl phosphate

resorcinol dixylenyl phosphate

polyoxialkylene dichloroalkyl phosphate



 
図 2. 実験装置概略図 

 
 また実製品の素材プラスチックにおいて同様の検討を行うため、2008 年製の液晶テレビ

を解体し、その筐体プラスチックを採取した。採取した液晶テレビ筐体プラスチックはフ

ロント側の部材とリア側の部材に分離し、凍結粉砕によって 3～5mm 程度に破砕し、前述

の方法で試験に供した。 
製品の廃棄後を想定して不燃シュレッダーに混入した廃プラスチックが最終処分場にお

いて埋め立て処理された場合を想定して、難燃化プラスチックの溶出試験を行った。溶出

試験は、BDP 難燃化 PC/ABS 試料および、液晶テレビ筐体プラスチックを用いて、環境省

告示第 13 号法に準ずる固液比 10、振とう速度 200 rpm の条件で行った。試験条件は、処

分場での焼却灰からのアルカリ水および発酵熱を想定して設定した。100 mL の三角フラス

コに BDP 難燃化 PC/ABS 試料および液晶テレビ筐体プラスチック試料 3.0 g を入れ、1 
mol/L の水酸化ナトリウムによって pH を 10 および 7 に調整した純水 30 mL を加えた。試

料は 50±5℃に設定したインキュベーター内で振とうを行った。振とう後、孔径 1 μm のガ

ラス繊維ろ紙(GA-100)を用いて吸引ろ過を行った。ろ過後の樹脂試料には同様に pH を調

整した純水を加え、繰り返し回分方式によって 6 時間後、3、6、9、12、および 15 日後の

溶出濃度を検討した。得られたろ液は次節に述べる手順で前処理を行い、分析に供した。 
RDP および BDP 製剤は大八科学工業株式会社(日本, 愛媛)から市販製剤を入手した。分

解生成物であるフェノール、レゾルシノール、ビスフェノール A 及びその重水素ラベル体

標準品は AccuStandard(USA, New Haven)からそれぞれ入手した。内標準物質として用い

た 9-ブロモアントラセンは関東科学株式会社(日本, 東京)から入手した。誘導体化試薬とし

て用いた N,O-ビス(トリメチルシリル)トリフルオロアセトアミド + 10% トリメチルクロ

ロシラン(以下 BSTFA とする)は和光純薬工業株式会社(日本, 大阪)から入手した。溶剤等一

般試薬は残留農薬試験・PCB 試験用(5000 倍濃縮)同等以上のグレードを用い、関東科学株

式会社(日本, 東京)から入手した。固相ディスク(C18)は 3M 社(USA, Minnesota)製 Empore 
Disk C18、直径 47mm を用いた。吸引マニホールド(固相ディスク用)は GL sciences 社(日
本, 東京)製エムポア TM ディスク専用吸引マニホールド(6 連式)を用いた。固相カートリッ

ジ(PSA)は Varian 社(USA, CA)製 Bond Elut PSA(500 mg/3mL)を用いた。吸引マニホール

ド(固相カートリッジ用)は GL sciences 社(日本, 東京)製 GL-SPE 吸引マニホールドシステ

ムを用いた。 



2.  化学分析 
製剤単独での加水分解試験後の試料に分解生成物のサロゲートとして適切な量の重水素

ラベル体をサロゲート物質として添加し、ジクロロメタンによって抽出を行った。試料は

三角フラスコ内を 20 mL 程度のジクロロメタンによって 3 回超音波抽出し、抽出液を合わ

せて少量の無水硫酸ナトリウムによって脱水して抽出液とした。これらの抽出液はロータ

リーエバポレーターによって濃縮後、100 mL に定容し、試料の一部をとりわけ分解生成物

の分析に供した。 
揮発物質を捕集した固相ディスクの前処理は、既法 8 , 9)の抽出方法、及び誘導体化方法を

参考にして行った。固相ディスク(C18)を吸引マニホールドに設置し、サロゲート物質を

BDP 難燃化 PC/ABS においてはフェノール-d5を 1.0 μg、ビスフェノール A-d16を 1.0 μg、
RDP 難燃化 PC/ABS においてはフェノール-d5を 1.0 μg 添加し、揮発成分を 10 mL のアセ

トンによって 3 回溶出を行った。なおレゾルシノールについては市販の重水素ラベル体が

存在しないため、フェノール-d5 によって回収率の確認を行った。溶出液は窒素ガス吹き付

けにより 1 mL まで濃縮し、ジクロロメタンを加え溶媒転溶し、無水硫酸ナトリウムを適量

加えて脱水を行った。脱水後、内標準物質を 0.5 μg 添加し、BSTFA 誘導体化試薬を 200 μL
加え、室温で 30 分間静置し誘導体化を行った後、GC/MS で分析を行った。 
チャンバー内洗液はサロゲート物質を添加後、ロータリーエバポレーターによって濃縮

し、ジクロロメタンに溶媒転溶し、無水硫酸ナトリウムによって脱水を行った。脱水後、

窒素ガス吹きつけによって 1 mL まで濃縮し、上記と同様の誘導体化を行い分析した。 
試験終了後の難燃化PC/ABS試料および液晶テレビ筐体プラスチック試料は0.1 gを三角

フラスコ内に分取し、サロゲート物質を BDP 難燃化 PC/ABS においてはフェノール-d5を

50 μg、ビスフェノール A-d16を 50 μg、RDP 難燃化 PC/ABS においてはフェノール-d5を

50 μg を添加し、20 mL のジクロロメタンで溶解抽出した。なおレゾルシノールについては

市販の重水素ラベル体が存在しないため、フェノール-d5 によって回収率の確認を行った。

抽出後、溶液にアセトンを 100 mL 加え樹脂成分を析出させ、3000 rpm で 10 分間遠心分

離後、上澄み液を分取し、ロータリーエバポレーターによって 30 mL 程度まで濃縮した。

濃縮後、n-ヘキサンを 70 mL 加え再度樹脂成分を析出させ、3000 rpm で 10 分間遠心分離

し、上澄み液を分取し n-ヘキサンによって 100 mL に定容した。定容後、上澄み液を 3 mL
分取し、アセトン 6 mL、n-ヘキサン 6 mL によってコンディショニングを行った Bond Elut 
PSA に負荷し、20 mL のアセトン/n-ヘキサン (70/30)よって溶出を行った。溶出液は窒素

ガス吹き付けによって 1 mL まで濃縮し、ジクロロメタンに溶媒転溶後、無水硫酸ナトリウ

ムによって脱水を行った。その後、上記と同様の誘導体化を行い分析した。 
難燃化プラスチックの溶出試験において得られたろ液には飽和食塩水 30 mL を加え、1 

mol/L の塩酸を用いて pH を 2 以下に調整した。pH 調整後、フェノール-d5(100 μg/mL)、
ビスフェノール A-d16(100 μg/mL)、およびトリフェニルホスフェート-d15(100 μg/mL)をそ

れぞれ 100 μL(10 μg)添加し、ジクロロメタン 20 mL によって液液抽出を 3 回行った。抽



出液は無水硫酸ナトリウムによって脱水を行い、ジクロロメタンによって体積を 100 mL
に定容した。定容後、抽出液を 1 mL 分取し、9-ブロモアントラセン(50 μg/mL)を 10 μL(0.5 
μg)添加し、BSTFA を 100 μL 加え誘導体化を行いフェノール分析用として GC/MS で分析

を行った。また、抽出液を 10 mL 分取し、窒素ガス吹き付けによって 1 mL まで濃縮し、

9-ブロモアントラセン(50 μg/mL)を 10 μL(0.5 μg)添加し、トリフェニルホスフェート分析

用として GC/MS で分析を行った。トリフェニルホスフェート分析後、100 μL 分取し、

BSTFA を 20 μL 加え誘導体化を行いビスフェノール A 分析用として GC/MS で分析を行っ

た。 
 フェノールおよびビスフェノール A の GC/MS の測定条、GC 用カラムは J&W Scientific
社(USA, CA)製 DB-5MS(長さ 30 m、内径 0.25 mm、膜厚 0.25 μm)を用いた。昇温条件を

35 ℃で 1分保持した後、10 ℃/minで 250 ℃まで昇温し 10 分保持した。その後 20 ℃/min
で 300 ℃まで昇温した。注入口温度は 250 ℃、インターフェイス温度は 250 ℃、イオン

源温度は 250 ℃とした。 
 イオン化法は EI モード、キャリヤーガスはヘリウム(流量 1.0 mL/min)を用いた。試料溶

液の注入量は 1 μL(スプリットレス注入法)とし、Full Scan モード(m/z 45~450)とした。定

量は内標準法によって行った。フェノールの TMS 誘導体は m/z 151 を定量イオンとし、166
をリファレンスイオンとした。ビスフェノール A の TMS 誘導体は m/z 357 を定量イオン

とし、372 をリファレンスイオンとした。フェノール-d5の TMS 誘導体は m/z 156 を定量

イオンとし、171 をリファレンスイオンとした。レゾルシノールの TMS 誘導体は m/z 239
を定量イオンとし、254 をリファレンスイオンとした。ビスフェノール A-d16の TMS 誘導

体は m/z 368 を定量イオンとし、386 をリファレンスイオンとした。9-ブロモアントラセン

は m/z 256 を定量イオンとし、258 をリファレンスイオンとした。 
フェノール、レゾルシノール、ビスフェノール A 標準溶液を作成し、各 1 mL に内標準

物質、試料への添加量と同量のサロゲート物質、及び BSTFA 誘導体化試薬 200 μL を加え、

室温で 30 分間静置し誘導体化を行った後 GC/MS で測定を行った。0.01 μg/mL の標準溶液

を 3 回測定し、得られた結果の標準偏差 s から定量下限値(10s)、及び検出下限値(3s)を算出

した。 
トリフェニルホスフェートの分析には GC 用カラムは J&W Scientific 社(USA, CA)製

DB-5MS(長さ 30 m、内径 0.25 mm、膜厚 0.25 μm)を用いた。昇温条件を 90 ℃で 2 分保

持した後、10 ℃/min で 300 ℃まで昇温し 10 分保持した。注入口温度は 260 ℃、インタ

ーフェイス温度は 280 ℃、イオン源温度は 260 ℃とした。 
 イオン化法は EI モード、キャリヤーガスはヘリウム(流量 1.0 mL/min)を用いた。試料溶

液の注入量は 1 μL(スプリットレス注入法)とし、Full Scan モード(m/z 45~450)とした。定

量は内標準法によって行った。トリフェニルホスフェートは m/z 325 を定量イオンとし、

326 をリファレンスイオンとした。トリフェニルホスフェート-d15は m/z 341 を定量イオン

とし、339 をリファレンスイオンとした。9-ブロモアントラセンは m/z 256 を定量イオンと



し、258 をリファレンスイオンとした。 
 
C. 研究結果と考察 

 表 1に製剤単独での分解試験における縮合リン酸エステル類難燃剤製剤 0.1 gからの各分

解生成物の生成量を示した。結果をみると RDP の分解試料中からは光の有無に関わらず、

水分の存在下においてはエステル末端基化合物であるフェノール、架橋基化合物であるレ

ゾルシノールおよび架橋基のエステル結合が開裂した際に生じるリン酸ジエステル類化合

物であるジフェニルホスフェートが検出され、縮合リン酸エステル類難燃剤分子中のリン

酸エステル結合の分解が確認された。0.1 g の RDP 製剤からのそれぞれの生成量はフェノ

ールが最大で 7.4 mg、レゾルシノールが最大で 0.24 mg、リン酸ジフェニルが最大で 0.46 
mg であった。同様にビスフェノール A ビスジフェニルホスフェート(以下 BDP とする)に
おいてはエステル末端基化合物であるフェノール、架橋基化合物であるビスフェノール A
およびジフェニルホスフェートの生成が確認された。0.1 g の BDP 製剤からのそれぞれの

生成量はフェノールが最大で 0.38 mg、ビスフェノール A が最大で 0.026 mg、リン酸ジフ

ェニルが最大で 0.022 mg であり、RDP と比較して全般に低い生成量であった。レゾルシ

ノールビスジキシレニルホスフェート(以下 RDXP とする)においてはキシレノールとレゾ

ルシノールおよび標準試薬が入手できないため確認は困難であったが、マススペクトルか

らリン酸ジキシレニルと考えられる化合物の生成が確認された。0.1 g の RDXP 製剤からの

それぞれの生成量はキシレノールが異性体の合計量の最大で 0.034 mg、レゾルシノールが

最大で 0.85 μg、リン酸ジキシレニルが最大で 1.8 μg であった。なお、表 1 に示したリン酸

ジキシレニルの生成量はB.2.化学分析の節で述べた手法に基づいて導出した参考値である。

表 1.  製剤単独での分解試験時における分解生成物の生成量 

 
－:試験前の製剤と比較して有意な増加が見られないか、いずれにおいても検出されなかった 

 

製剤100 mgからの分解生成物生成量 (mg)

水分 太陽光 R1-OH HO-R2-OH リン酸ジエステル

○ 7.4 0.24 0.46
× 2.4 0.086 0.16
○ 0.0082 - -
× 0.0067 - -
○ 0.38 0.026 0.022
× 0.23 0.017 0.013
○ 0.00053 - -
× - - -
○ 0.034 0.00085 0.0018
× 0.031 0.00088 0.0020
○ - - -
× - - -
○ 1.7 0.067 0.10
× 2.8 0.073 0.17
○ 0.0013 - -
× 0.0015 - -

製剤名
実験条件

○

×
PDCP

RDXP

BDP

RDP
○

×

○

×

○

×



ポリオキシアルキレンビスジクロロアルキルホスフェート(以下 PDCP とする)においては、

クロロイソプロパノールとエチレングリコールおよび標準試薬が入手できないため確認は

困難であったが、マススペクトルからジクロロイソプロピルホスフェートと考えられる化

合物の生成が確認された。0.1 g の PDCP 製剤からのそれぞれの生成量はクロロイソプロパ

ノールが最大で 2.8 mg、エチレングリコールが最大で 0.073 mg、リン酸ジクロロイソプロ

ピルが最大で 0.17 mg であった。なおリン酸ジクロロイソプロピルの生成量はリン酸ジキ

シレニルの際と同様の考え方に基づいて導出した参考値である。これらの結果からいずれ

の難燃剤製剤においても水分の存在下においては末端基のエステル結合および架橋基のエ

ステル結合の双方に加水分解が起こり、低分子量の分解生成物が発生することが確認され

た。 
表 2 に固相ディスクからのフェノール、及びレゾルシノールの放散量を示す。フェノー

ルにおいて、回収率平均で 50.3 %(RSD=23.8 %)であった。レゾルシノールにおいては 240
時間の試料から 0.0090 μg/g 検出されたものの、それ以外の試料においては定量下限値もし

くは検出下限値未満であった。 
 

 
 

 
図 3 にフェノールおよびレゾルシノールの放散挙動を示す。フェノールにおいて試験開

始直後から RDP 難燃化 PC/ABS 試料から放散する傾向を示し、その放散速度は時間経過に

伴い減少する傾向を示した。積算放散量は試験開始後 818 時間後の時点で 1,100 μg/g であ

り、図 4 における BDP 難燃化 PC/ABS からのフェノールの放散よりも 1 オーダー高い値

を示した。樹脂量が 1.0 g と BDP 難燃化 PC/ABS の 1/5 であるにもかかわらず、放散量が

多いのは表 1に示した加水分解試験の結果からもわかるようにRDP の加水分解性が高いこ

とに起因すると考えられた。 
 図 4 および表 3 に BDP 難燃化 PC/ABS を用いた放散実験結果を示した。試験開始直後

からフェノールの顕著な放散が確認された一方で、ビスフェノール A およびトリフェニル

経過時間(h) 
フェノール 
放散量(μg) 

レゾルシノール 
放散量(μg) 

96 180  <0.003 
168 140  (0.007) 
240 100  0.0090 
312 100  (0.004) 
408 110  (0.004) 
480 97  <0.003 
576 85  (0.005) 
648 89  (0.004) 
744 93  (0.003) 
818 73  <0.003 

表 2. RDP 難燃化 PC/ABS の放散 

図 3. RDP 分解生成物の放散挙動 



ホスフェートの放散量はフェノールと比較して 2～3 オーダー程度低い値を示した。表 4 に

しめした試験終了後の BDP 難燃化 PC/ABS 試料中に含まれるフェノール、ビスフェノール

A およびトリフェニルホスフェートの含有量と放散量を比較すると、フェノールは残留量よ

り 1 オーダー低い程度の量が放散している一方で、ビスフェノール A は 3～4 オーダー、ト

リフェニルホスフェートにおいては 5 オーダー低い値となっている。トリフェニルホスフ

ェートに関しては放散量がいずれも定量下限値未満であったため、参考レベルの値ではあ

るが、いずれにしてもビスフェノール A およびトリフェニルホスフェートはフェノールと

同程度もしくはそれ以上の量が樹脂中に含有されているもののその揮発性の低さから放散

されにくいと考えられた。 
 
 

  

   
表 4. BDP 難燃化 PC/ABS を用いた放散試験における総放散量及び樹脂内残留量 

 
 

 
図 5 および表 5 にテレビ筐体プラスチック試料を用いた放散実験結果を示した。化合物

毎の傾向は前述の BDP 難燃化 PC/ABS 樹脂を用いた試験と同様で、試験開始直後からフェ

ノールの顕著な放散が確認された一方で、ビスフェノール A およびトリフェニルホスフェ

ートの放散量はフェノールと比較して 2～3 オーダー程度低い値を示した。また全体的な傾

向としてテレビ筐体プラスチック試料からの放散量はBDP難燃化PC/ABS樹脂と比較して

フェノール
ビスフェノール
A

トリフェニルホ
スフェート

放散量(μg) 118 0.46 0.41
チャンバー沈着量(μg) 0.037 0.058 0.11
樹脂内残留量(μg) 1650 1200 29000
総生成量(μg) 1768 1200 29001
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図 4.  BDP 難燃化 PC/ABS を用いた放散試験結果 

フェノール
ビスフェノー
ルA

トリフェニル
ホスフェート

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

94 16.6 0.053 (0.03)
174 17.7 0.052 (0.09)
260 6.5 0.043 (0.05)
333 10.8 0.051 (0.02)
424 10.0 0.052 (0.03)
497 9.1 0.043 (0.04)
570 10.0 0.033 (0.02)
667 10.1 0.033 (0.03)
739 5.2 0.035 (0.03)
828 9.8 0.027 (0.02)
902 12.3 0.033 (0.04)

BDP難燃化PC/ABS樹脂

経過時間

表 3. BDP 難燃化 PC/ABS を用いた 
放散試験結果 



1 オーダー程度低い傾向を示しており、特にビスフェノール A およびトリフェニルホスフ

ェートについては実験期間全体を通してほぼ定量下限値未満の放散量もしくは非検出であ

った。表 6 にしめした試験終了後の BDP 難燃化 PC/ABS 試料中に含まれるフェノール、ビ

スフェノール A およびトリフェニルホスフェートの含有量と放散量を比較すると、フェノ

ールは残留量より 1～2 オーダー低い程度の量が放散している一方で、ビスフェノール A は

4 オーダー、トリフェニルホスフェートにおいては 5 オーダー低い値となっている。ビスフ

ェノール A およびトリフェニルホスフェートに関しては放散量がいずれも定量下限値未満

であったため参考レベルの値ではあるが、いずれにしてもビスフェノール A およびトリフ

ェニルホスフェートはフェノールと同程度もしくはそれ以上の量が樹脂中に含有されてい

るものの、その揮発性の低さから放散されにくいと考えられた。 
 

  
図 5. テレビ筐体プラスチック試料を用いた放散試験結果 

 
 

表 5. テレビ筐体プラスチック試料を用いた放散試験結果 
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フェノール
ビスフェ
ノールA

トリフェニ
ルホス
フェート

フェノール
ビスフェ
ノールA

トリフェニ
ルホス
フェート

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

放散量
(μg/g)

88 2.2 (0.001) (0.004) 1.3 (0.0008) >0.002
166 1.6 (0.003) >0.002 1.2 <0.0008 >0.002
238 1.2 (0.002) >0.002 1.1 <0.0008 (0.003)
334 1.0 (0.001) >0.002 0.92 <0.0008 >0.002
407 0.95 (0.001) (0.002) 0.87 <0.0008 >0.002
499 0.92 (0.002) (0.005) 1.0 <0.0008 >0.002
593 1.7 <0.0008 (0.009) 1.3 (0.001) >0.002
667 0.45 <0.0008 (0.006) 0.74 <0.0008 >0.002
742 0.68 (0.001) (0.005) 0.73 <0.0008 >0.002
836 0.57 (0.003) (0.005) 0.53 <0.0008 (0.002)

テレビ筐体プラスチック試料(ﾌﾛﾝﾄ) テレビ筐体プラスチック試料(リア)

経過時間



表 6. テレビ筐体プラスチック試料を用いた放散試験における総放散量及び樹脂内残留量 

 

 
 図 6、表 7 に各種プラスチック試料の溶出試験におけるフェノールの結果を示した。プラ

スチックの種類毎に顕著な傾向は見られず、いずれのプラスチック試料からの溶出におい

ても繰り返し回分試験の経過に伴い、溶出速度が減少する傾向を示した。これはフェノー

ルがその水溶解度の高さ(水溶解度 83 g/L、オクタノール水分配係数 1.4610))から比較的速や

かに溶出したためと考えられた。この結果はフェノールの溶出濃度がより高まると考えら

れる塩基性領域においても速まっておらず、pH に対して明確な傾向を示さなかった点、す

なわち溶出が分配制限では無く拡散制限で進行していると見て取れる点からも裏付けられ

た。 
 

 
 

 
図 7、表 8 に各種プラスチック試料の溶出試験におけるビスフェノール A の結果を示し

た。ビスフェノール A においてはフェノールの結果と異なり、繰り返し回分試験の経過に

伴い、溶出速度が減少する傾向は示さなかった。これはビスフェノール A がフェノールと

比較して水に溶けにくい（水溶解度が 120 mg/L、オクタノール水分配係数が 3.3211））ため、

溶出が分配制限で進行しているためでは無いかと考えられた。この傾向はいずれのプラス

チック試料においても、ビスフェノール A の水溶解度が高まると考えられる塩基性領域に

おいて溶出が速やかに進行している点からも裏付けられた。 
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トリフェニ
ルホス
フェート

フェノー
ル

ビスフェ
ノールA

トリフェニ
ルホス
フェート

放散量(μg) 11 （0.02） （0.04） 11 （0.006） （0.01）

チャンバー沈着量(μg) 0.039 （0.01） （0.17） 0.034 （0.007） （0.1）

樹脂内残留量(μg) 390 840 1800 410 880 3500
総生成量(μg) 401 840 1800 421 880 3500

フロントカバー リアカバー

図 6. 各種プラスチック試料からの 
フェノール積算溶出濃度 

 

経過時間 pH=10 pH=7 pH=10 pH=7 pH=10 pH=7
6時間後 114 211 200 183 96 215
3日後 166 199 263 204 160 226
6日後 102 133 198 176 130 173
9日後 90 89 147 125 88 114
12日後 53 67 115 90 50 90
15日後 50 76 97 81 44 77

BDP難燃化

PC/ABS

テレビ筐体
プラスチック

(ﾌﾛﾝﾄ)

テレビ筐体
プラスチック

(ﾘｱ)

溶出濃度 (μg/L)

表 7. 各種プラスチック試料からの 
フェノール溶出濃度 

 



 
 

図 8、表 9 に各種プラスチック試料の溶出試験におけるトリフェニルホスフェートの結果

を示した。BDP 難燃化 PC/ABS の系列において繰り返し回分試験の過程において溶出濃度

に大きな変動が見られたものの、全体として経過に伴う溶出速度の減少は見られなかった。

これはリン酸トリフェニルがフェノールやビスフェノール A と比較してさらに水に溶けに

くい（水溶解度 1.9 mg/L、オクタノール水分配係数 4.5912））ため、ビスフェノール A と同

様に溶出が分配制限で進行しているためと考えられた。一方で pH の変動に対しては溶出速

度はビスフェノール A ほど明快な傾向を示さなかった。これはトリフェニルホスフェート

はフェノール類化合物と異なり酸性官能基を有さないため塩基性領域においても水溶解度

に大きな変化は無いためと考えられる。 
 

 
 
 溶出試験におけるフェノールおよびビスフェノールAの溶出濃度は15日後までの積算溶

出濃度において、フェノールで最大 1.0 mg/L、ビスフェノール A で最大 0.12 mg/L であっ

た。この値はフェノールの排水基準値 (5 mg/L) 13)を大きく下回っており、ビスフェノール

A においても暫定の排水基準値(0.1 mg/L) 14)と比較するとやや高い値となったが、環境省告

示 13 号法に基づく 6時間後の結果はこれを大きく下回っていることから大きなリスクは無

いと考えられた。 

図 7. 各種プラスチック試料からの 
ビスフェノール A 積算溶出濃度 

 

表 8. 各種プラスチック試料からの 
ビスフェノール A 溶出濃度 

 

経過時間 pH=10 pH=7 pH=10 pH=7 pH=10 pH=7
6時間後 15 1.8 19 20 7.8 6.2
3日後 6.2 2.0 17 15 20 10
6日後 6.4 4.0 23 19 23 11
9日後 12 2.7 29 18 14 5.7
12日後 2.1 3.8 25 18 8.4 4.5
15日後 2.1 3.8 21 14 6.3 4.8
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図 8. 各種プラスチック試料からの 
トリフェニルホスフェート積算溶出濃度 
 

表 9. 各種プラスチック試料からの 
トリフェニルホスフェート溶出濃度 
 

経過時間 pH=10 pH=7 pH=10 pH=7 pH=10 pH=7
6時間後 3.2 6.6 12 8.3 10 13
3日後 5.4 7.8 12 10 14 14
6日後 4.9 8.2 12 10 15 15
9日後 29 10 9.3 8.0 25 17
12日後 7.1 10 10 9.1 27 20
15日後 8.1 9.2 8.1 8.2 21 17

溶出濃度 (μg/L)
テレビ筐体
プラスチック

(ﾌﾛﾝﾄ)

テレビ筐体
プラスチック

(ﾘｱ)

BDP難燃化

PC/ABS



本試験で得られた結果からテレビ筐体プラスチックから放散されるフェノール、ビスフ

ェノール A、トリフェニルホスフェートの曝露量(μg/m3)の推定を行った。推定の対象とし

て液晶テレビを想定し、重量を 30 kg、プラスチック含有率を 15 %、難燃剤配合率を 10 %
とした。部屋の体積(面積 6 畳、高さ 2.4 m)は 23.8 m3とした。換気回数は建築基準法に基

づき一般家屋における換気回数の 0.5 回/h とした。 
Q=Vn    (1) 
C=EFu/Q    (2) 
EFu : 個数単位当たりの放散速度 (μg/unit・h) 
μg : 放散量 (μg) 
u : 試験片の個数 (unit) 
t : 経過時間 (h) 
Q : 換気速度 (m3/h) 
n : 換気回数 (回/h) 
V : 室内の体積 (m3) 
C : 室内空気中の濃度 (μg/m3) 
 
想定した液晶テレビに含まれる難燃剤重量は450 gであり、テレビ筐体プラスチックを用

いた放散試験と同様の放散をするものと仮定して得られる各物質の放散量は表10にまとめ

た値となる。この値から放散速度EFuを算出し、室内の換気速度Qを換気回数を0.5 回/hに
設定して、11.9 m3/hとすると、室内空気中の濃度Cは式(2)によってそれぞれの物質に対し

て表8にまとめた値が求まる。 
 

表10. テレビ筐体プラスチックからの各化合物の曝露濃度評価 

 
 
得られた室内空気中の濃度が曝露されると仮定して、製品から放散するフェノール、ビ

スフェノールA、トリフェニルホスフェートの曝露リスク評価を行った。リスク評価の際の

核物質の無毒性等量はフェノール4.5 mg/m3、ビスフェノールA 0.18 mg/m3、トリフェニル

ホスフェートの0.7 mg/m3) 10), 11), 12)とした。表9に各化合物の曝露リスク評価を示す。曝露

マージンはフェノールにおいて最も低い値を示したが、その値は900～1,000であり、判定

基準の100を大きく上回っていることから、BDPによって難燃化した液晶テレビを室内で使

用することによる曝露リスクは無いと考えられた。 

試料名 物質名
放散量

(μg/g)
製品放散量

(μg)
放散速度Efu(u=1)
μg/(unit/h)

換気速度Q
(m3/h)

室内空気中の濃度C
μg/(unit/m3)

フロントカバー フェノール 11 49957 60 11.9 5.0
ビスフェノールA 0.02 76 0.09 11.9 0.008
トリフェニルホスフェート 0.04 160 0.2 11.9 0.016

リアカバー フェノール 11 47998 52 11.9 4.3
ビスフェノールA 0.006 27 0.03 11.9 0.002
トリフェニルホスフェート 0.01 47 0.05 11.9 0.004



 
 

表 11. テレビ筐体プラスチックからの各化合物の曝露リスク評価 

 
 
 
 
D. まとめ 

 市販の縮合リン酸エステル類難燃剤４種を直接加水分解した結果、いずれの製剤からも

低分子量の加水分解生成物が発生し、なかでも RDP からのフェノールの生成が最も顕著で

あった。市販の RDP および BDP 製剤を添加して作成した難燃化 PC/ABS 樹脂および市販

の液晶テレビ筐体から採取した BDP によって難燃化されたプラスチックを用いて、テレビ

の室内における使用条件およびテレビ廃棄後の廃プラの埋め立て処分時を想定してBDPの

加水分解によって生じるフェノール、ビスフェノール A に加えて市販の BDP 製剤に不純物

として含まれるトリフェニルホスフェートのリスク評価を行った。 
 テレビの室内における使用条件下においては、フェノール、ビスフェノール A およびト

リフェニルホスフェートの放散が確認された一方で、RDP によって難燃化された PC/ABS
樹脂からのレゾルシノールの放散はほとんど起こらなかった。これらの中でもフェノール

は放散性が高く、含有量に対して 1 オーダー低い程度の放散量を示した。ビスフェノール A、

トリフェニルホスフェートの放散量は含有量に対して 3～5 オーダー低く、樹脂中には含ま

れているもののその揮発性の低さから顕著な放散は起こらない傾向を示した。この結果か

らBDPによって難燃化されたテレビを室内で使用した際のこれらの化合物の曝露リスク評

価を行った。結果、もっとも低い曝露マージンを示したフェノールにおいてもその MOE は

900～1,000 であり、呼吸経由の曝露リスクは無いと考えられた。 
 テレビ廃棄後の廃プラの埋め立て処分時においては、フェノールがその水溶解性の高さ

から他の２物質と比較して高い溶出量を示した。またビスフェノール A は塩基性の条件下

においてその溶出が促進され、リスクが高まる可能性が示唆された。１５日間の繰り返し

会部に溶出試験における積算溶出濃度はフェノールにおいては排水基準値を下回ったもの

の、ビスフェノール A においては暫定基準値をやや上回る傾向を示した。しかしならが環

境省告示１３号法の条件下においてはいずれの物質においても基準値を十分に下回ってお

り大きなリスクは無いと考えられた。 
 

曝露濃度
(μg/m3)

無毒性量等
(mg/m3) 曝露マージン(MOE)

フロントカバー フェノール 5.0 4.5 900
ビスフェノールA 0.008 0.18 20,000
トリフェニルホスフェート 0.02 0.7 40,000

リアカバー フェノール 4.3 4.5 1,000
ビスフェノールA 0.002 0.18 80,000
トリフェニルホスフェート 0.004 0.7 20,000
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第 5 章 アジア途上国の廃棄物処理に伴う臭素系難燃剤の汚染実態と曝露リスク評価 

 
分担研究者 高橋 真、田辺信介（愛媛大学沿岸環境科学研究センター） 
研究協力者 Nguyen Minh Tue、江口哲史、磯部友彦、野見山桂（愛媛大学沿岸環境科学研究

センター） 
 
A. 研究目的 

近年、経済成長と人口増加の著しいアジア途上国では、環境汚染の深刻化が大きな社会

問題となっている。とくに最近では、パソコンやテレビ、携帯電話など電気・電子機器廃

棄物（e-waste）の多国間取引や越境移動、途上国でのリサイクル処理に伴う公害発生や環

境汚染の深刻化などが国際的関心事項となっている。最近の統計では、先進工業国におい

て再利用目的で収集された e-waste の 50～80％が、中国やインド、パキスタン、ベトナム、

フィリピンなどの途上国に輸出され、最終処理されることが報告されている 1)。e-waste は

金や銀、銅などの有価金属とともに、鉛や水銀、カドミウムなどの重金属類やポリ臭素化

ジフェニルエーテル（PBDEs）、ブロモフェノール類（BRPs）等の臭素系難燃剤（BFRs）、
ポリ塩化ビフェニール（PCBs）などの有害物質を含んでいる。これら e-waste が集積する

現地のリサイクル施設では、有価金属等を回収するために、しばしば野焼きや強酸処理な

ど不適正な方法で e-waste が処理されている。こうした e-waste の不適正処理は、重金属

類や BFRs、PCBs など e-waste に元々含まれる有害物質の環境負荷を増大させるだけでな

く、ダイオキシン類縁化合物など非意図的な有害物質の生成や環境への放出を招き、複合

的な環境汚染を引き起こす可能性ある。実際、最近の調査研究により中国の e-waste リサ

イクル村において、PBDEs や PCDD/DFs、重金属類などによる深刻な環境汚染の広がって

いることが報告されている 2)。さらに、e-waste のリサイクル作業従事者や周辺住民もそれ

ら有害物質に直接あるいは間接的に曝露していると推察され、健康への悪影響が懸念され

る 3)。よって、途上国の e-waste 循環過程における汚染実態の解明は、周辺環境への負荷や

影響、ヒトの健康リスク評価に必須であるとともに、環境保全を前提とした資源循環シス

テム構築のためにも喫緊の課題である。 
本研究では、ベトナムの e-waste リサイクル処理現場を対象に、BFRs やダイオキシン類

縁化合物による汚染の実態を調査し、その曝露リスクを評価した。とくに以前母乳に関す

る調査 4)を実施したベトナム北部のe-waste処理地域においてハウスダストや大気試料を採

取し、ダイオキシン類縁化合物による汚染実態や BFRs の曝露ルート等に関する評価を行

った。さらに、本研究では、インドやベトナムの e-waste リサイクル工場の作業従事者お

よび対照地区住民を対象に、血中の PCBs および PBDEs とそれらの代謝物である水酸化

PCBs（OH-PCBs）および水酸化 PBDEs（OH-PBDEs）を測定して、e-waste 処理作業に

伴うそれら有害物質の曝露実態の解明を試みた。OH-PCBs や OH-PBDEs は、ヒトや動物

体内のチトクローム P450（CYPs）により、PCBs や PBDEs が酸化的に代謝されて生成す



る物質である。それらの化学構造が甲状腺ホルモン（TH）の T4 などに類似するため、甲

状腺ホルモン輸送タンパク（TTR）に対する TH の結合を拮抗的に阻害することが知られ

ている 5,6）。すなわち、OH-PCBs や OH-PBDEs 等のハロゲン化フェノール類は、PCBs
やPBDEsによるTHホメオスタシスのかく乱や中枢神経系への影響における原因物質とも

考えられ 7-9）、その曝露実態や起源、体内動態等の解明が求められる物質群である。本研究

では、ヒト血清中の化学物質の分析に加え、TH を測定し、PCBs や OH-PCBs による甲状

腺ホルモンかく乱について評価した。 
 
B. 研究方法 

1. 試料 

1）ベトナム e-waste 処理地域・対照地域における環境試料の採取 

2008 年 9 月にベトナム北部 Hai Phog 県の Trang Minh（EW1）、Hung Yen 県の Bui Dau
（EW2）において e-waste のリサイクル処理が行われている作業場や近隣の居住スペース

からハウスダスト試料を採取した。また、対照地域として Hanoi 都市域（UB）からハウス

／オフィスダスト試料（ダスト試料含む）を採取した。また、大気中の PCBs や臭素系難

燃剤を捕集するため、2008 年 9 月-11 月に上記 3 地域においてパッシブエアサンプラー

（PAS）を用いて大気試料の採取を行った。PAS の詳細については、Jaward et al. 10)等の

既報に順じた。PAS は約 2 ヶ月間、ハノイ国立大学の屋上や一般家屋・オフィスの室内、

リサイクル処理施設天井部などに設置し、内部の PUF ディスクは 1 ヶ月に一度交換した（1
地点につき計 2 個の PUF ディスクを回収）。本研究では PAS によるサンプリング期間中の

大気捕集相当量（Equivalent volume）を算出するにあたり、Jaward et al. 10)が報告して

いる大気捕集速度係数 3-4 m3/day のうち、3 m3/day の値を用いた。ダストおよび大気試料

の採取地域を図 1 に示す。 
 

2）インド e-waste 処理地域・対照地域における血液試料の採取 

ヒト血清試料は 2007年にインド南部内陸部Bangalore市郊外の e-wasteリサイクル工場

の作業従事者（e-waste recycling workers）およびインド南部沿岸部 Chidambaram 市の

住民（Residents near coastal area）から採取した（図 2）。試料提供者からはインフォー

ムドコンセントに併せ、性別、身長、体重、食生活や職業等に関するアンケート調査を実

施した。また、魚類試料として Chennai 市および Sivakasi 市にて、それぞれ海産魚類と淡

水産魚類を採取した（図 2）。採取した全ての試料は分析まで愛媛大学の生物環境試料バン

ク（es-BANK）において-25℃で保管した。 
 

3）ベトナム e-waste 処理地域・対照地域における血液試料の採取 

ヒト血清試料は2010-2011年にベトナム北部の e-waste処理地域であるBui Dau（n =77）
および対照地域として近隣農村区の Duong Quang（n = 34）から採取した。試料提供者か



らはインフォームドコンセントに併せ、性別、身長、体重、食生活や職業等に関するアン

ケート調査を実施した。採取した全ての試料は分析まで愛媛大学の生物環境試料バンク

（es-BANK）において-25 °C で保管した。 

 
図 1. ベトナム北部におけるダスト試料・PAS の採取地域と試料数 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 2. インド南部におけるヒト血清および魚類試料の採取地域と試料数 

Chennai (Marine Fish)
Dussumieria acuta n = 4 (Pool) 
Sardinella longiceps n = 4 (Pool) 
Rastrelliger kanagurta n = 4 (Pool) 
Daysciaena albidan = 5 (Pool) 
Mugil cephalus n = 4 (Pool) 
Nibea maculata n = 4 (Pool) 
Thryssa mystax n = 5 (Pool) 

Chidambaram (Human Serum)
Residents Near  Coastal Area (RC)
n = 20 (Non-vegetarian)

Bangalore (Human Serum)
E-waste recycling worker
n = 13 (Non-vegetarian: NE)
n = 12 (Vegetarian: VE)

Sivakasi (Fresh Water Fish)
Clarias batrachus n = 20 (Pool)
Catla catla n = 2 (Pool) 
Channa marulius n = 3 (Pool) 
Channa marulius n = 2 (Pool) 
Catla catla n = 3 (Pool) 

Hanoi city:
Urban control site (UB)

-House/office dust: n = 7
-PAS (Air): n = 3

Trang Minh (Hai Phong city):
E-waste dismantling site (EW1)

-House dust: n = 11
-PAS (Air): n = 3

Bui Dau (Hung Yen province):
E-waste dismantling site (EW2)

-House dust: n = 10
-PAS (Air): n = 3



2. 化学分析 

1）ダストおよび大気試料 

ダストおよび大気試料の分析法は既法 4)を一部改良し、PCBs（3～10 塩素化 43 異性体）

および PBDEs（1～10 臭素化 20 異性体）をガスクロマトグラフ-四重極型質量分析計で、

HBCDs（α, β, γ 異性体）を液体クロマトグラフ-タンデム型質量分析計で測定した。すなわ

ち、粗大狭雑物を取り除いた 1～4g のダスト試料を高速加熱流下抽出装置（SE-100,ダイア

インスツルメンツ）を用いてアセトン／ヘキサン（1／1）で抽出した後、既法 4)にしたがっ

て分析した。大気試料については回収した 2 個の PUF ディスクを同一試料として合わせ、

同抽出装置を用いアセトンで抽出した後、ダスト試料と同様の方法で分析した。 
また、ダスト試料のうち後述する in vitro バイオアッセイにより高い活性（CALUX-TEQ）

が検出された試料を対象に、ポリ塩素化ジベンゾダイオキシン／フラン類（PCDD/Fs）、ダ

イオキシン様 PCBs（DL-PCBs）、ポリ臭素化ジベンゾダイオキシン／フラン類（PBDD/Fs）、
モノ臭素化・ポリ塩素化ジベンゾダイオキシン／フラン類（MoBPCDD/Fs）をガスクロマ

トグラフ-高分解能質量分析計で測定した。これらダイオキシン類縁化合物（DRCs）の分

析は、環境省の「ダイオキシン類に係る土壌調査測定マニュアル」11)および「平成 18 年度

ダイオキシン類の蓄積・ばく露状況及び臭素系ダイオキシン類の調査結果」12)に順ずる方法

を用いた。PCDD/Fs および DL-PCBs の毒性等価量（WHO-TEQs）を算出する際には、

WHO が 2005 年に提唱した各 PCDD/Fs・DL-PCBs 異性体の毒性等価係数 13)を用いた。 
 
2）ヒト血液試料 

 ヒト血清試料の分析法は既法 14)を一部改良し、PCBs（1～10塩素化62異性体）、OH-PCBs
（3～10 塩素化 52 異性体）、PBDEs（3～10 臭素化 14 異性体）、OH-PBDEs／MeO-PBDEs
（3～10 臭素化 23 異性体）、BRPs（3～5 臭素化 9 異性体）を高分解能ガスクロマトグラ

フ-質量分析計（HRGC-HRMS）で測定した。すなわち、血清試料 3g から上記対象物質を

MTBE/ヘキサン（1：1）で抽出・濃縮した後、1M KOH-メタノール／水（1：1）で分配

させ、アルカリ層をフェノール画分（OH-PCBs、OH-PBDEs、BRPs）、有機層を中性画分

（PCBs、PBDEs、MeO-PBDEs）として分画した。中性画分については、ゲル浸透クロマ

トカラム（GPC）および活性化シリカゲルカラムを通して精製し、PCBs、PBDEs、
MeO-PBDEs を HRGC-HRMS で同定・定量した。フェノール画分については、中和後

MTBE/ヘキサン（1：1）で再抽出し、不活性化シリカゲルカラムによる精製を行った後、

トリメチルシリルジアゾメタンによるメトキシ誘導体化を行った。その後、GPC および活

性化シリカゲルカラムを通して精製し、OH-PCBs、OH-PBDEs、BRPs の各メトキシ誘導

体化物を HRGC-HRMS で同定・定量した。HRGC-HRMS による各化合物の定量は、13C
により同位体標識した代表異性体の標準物質を内部標準として試料抽出時に添加し、内部

標準法により行った。 
 また、ベトナム人の血液試料については、血清中総チロキシン（T4）、総トリヨードチロ



ニン（T3）、遊離 T4、遊離 T3 および甲状腺刺激ホルモン（TSH）などの TH をイムノア

ッセイ法により測定した。血清中ヨウ素イオン濃度は既報 15)に従い、高速液体クロマトグ

ラフ-質量分析計 (HPLC-MS/MS) で測定した。また、血清中総 T4, 総 T3 についてはイム

ノアッセイ法だけではなくダブルチェックとしてHPLC-MS/MSによる測定 16)を実施した。 
 
3．in vitro バイオアッセイ DR-CALUX 

ダイオキシン類縁化合物を測定したダスト試料については、試料中のダイオキシン様活

性を包括的に測定するため、その抽出液の一部を in vitro バイオアッセイ DR-CALUX に供

試した。DR-CALUX は遺伝子組み換え H4IIE-luc 細胞のアリルハイドロカーボン受容体

（AhR）に結合するリガンドが標的物質となり、AhR が介在するホタル（Photinus pyralis）
ルシフェラーゼ遺伝子発現で評価する。DR-CALUX には、オランダ BioDetection System
社より分与されたラットの肝がん細胞株（H4IIE-luc）を使用した。試料中ダイオキシン様

活性の定量は、TCDD 濃度にして 1-4 pM 相当の活性値（TCDD の検量線の線形領域）を

示すデータが、TCDD の検量線に内挿され、TCDD 等量値（CALUX-TEQ）として算出さ

れた。ダスト試料抽出物の前処理法や DR-CALUX による活性測定条件等の詳細は Suzuki 
et al.17)に従った。 
 
4. 統計手法 

e-waste 処理地域と対照地域のグループ間データ比較、有意差検定には Wilcoxon rank 
sum test または Steel-Dwass’ test を用いた。また、アンケート結果から重回帰分析に組み

込むパラメータを選別するために、Multiple correspondence analysis (MCA) を用いて有

効な回答を抽出した。正規分布を示さなかったパラメータに関しては、log 変換後に重回帰

分析のパラメータとして組み込んだ。血液中 PCBs, OH-PCBs と TH との関係を解析する

ため、重回帰分析を用いた。目的変数は各 TH の濃度とし、説明変数には PCBs, OH-PCBs
各異性体の濃度、薬の使用の有無、 -GTP, 総コレステロール値、中性脂肪値、血中ヨウ素

イオン濃度を用いた。重回帰モデルの最適化には赤池情報量基準を用いた。統計解析には、

統計ソフト「R version 2.8.0～2.14.1」を使用した。 
 

C. 研究結果と考察 

1. e-waste 処理に伴うヒトへの有害物質曝露評価 

ベトナム北部の e-waste 処理地域や都市で採取した全てのダスト試料から BFRs および

PCBs が検出された。表 1 にダスト中の PCBs および PBDEs、HBCDs 濃度を示す。ベト

ナム人の母乳を対象とした著者らの以前の研究により、Bui Dau 村などリサイクル地域の

住民は都市住民よりも BFRs による汚染レベルの高いことが明らかとなっている 4)。本研究

で対象としたダストの分析結果においても、e-waste 処理地域の EW1（中央値 450 ng/g）
および EW2（中央値 1600 ng/g）で都市域 UB（中央値 230 ng/g）よりも明らかに高濃度



の PBDEs が検出された。HBCDs 濃度についても、統計的有意差はなかったが、都市域（中

央値 8.7 ng/g）より e-waste 処理地域（EW1 中央値：29 ng/g、EW2 中央値：120 ng/g）
で高い傾向がみられた。したがって、e-waste 処理地域における e-waste の解体・破砕処理

などに伴うダストの発生が、作業従事者や住民への BFRs 曝露要因となっていることが推

察された。 
さらに PBDEs の各異性体濃度に着目すると、最も高濃度で検出された異性体は 10 臭素

化の BDE-209 であり、総濃度の 55％（EW2 中央値）～81％（UB 中央値）を占めていた。

また、BDE-46、-99、-153、-183、E-206 が他の異性体よりも概して高濃度で検出された。

これらの傾向は、ハウスダスト中の PBDEs を対象とした既報の調査研究 18-22)の結果と概

ね類似していた。一方、都市域と e-waste 処理地域を比較すると、とくに EW2 において

BDE-47 や 99 などの低臭素化異性体の残留割合が相対的に高い傾向が認められた（図 3）。
その一因として、e-waste 処理地域では、かつて電子・電気機器に臭素系難燃剤として利用

された Penta-BDE 製剤が、それらを含む e-waste の解体等に伴って放出している可能性が

考えられる。また、HBCDs の異性体組成に着目すると e-waste 処理地域で採取した一部の

試料から、α 異性体が高い割合で検出された（表 1）。HBCDs は製剤中では γ 異性体が卓越

しているが、160℃以上に加熱された場合、熱異性化により γ 体が α 体に変化することが報

告されている 23)。今回対象とした e-waste 処理地域には、テレビのバックキャビネット等

の粉砕処理施設や、粉砕プラスチックを樹脂ペレット原料と混合・成型し、リサイクル製

品を製造する施設があった。また、夜間に電源コードやハーネス類、電子基板などを住居

近傍の田畑などで野焼きし、銅などの有価金属を回収する作業も行われている。e-waste 処

理地域において PBDEs の低臭素化異性体や α-HBCD の残留割合が都市域よりも高い理由

として、それら e-waste の処理プロセスおいて高臭素化 BDE 異性体の熱分解・脱臭素化や

γ-HBCD の熱異性化が起きている可能性も考えられる。 
PCBs については、都市域と e-waste 処理地域における顕著な汚染レベルの差は認められ

なかった。一方、同族体組成に着目すると e-waste 処理地域では都市域よりも低塩素化の

同族体割合が高い傾向を示した（図 4）。類似の傾向は、著者らが以前実施したベトナム人

の母乳中PCBsに関する調査結果でも認められている 4)。すなわち、母乳中PCBsの組成は、

都市域より e-waste 処理地域で低塩素化異性体の割合が高いことが報告されている。また、

同調査で実施した住民アンケートの解析結果から、母乳中 PBDEs や低塩素化 PCB 同族体

の濃度が e-waste 処理作業に係るパラメーター（作業従事頻度・時間等）に依存すること

も報告されている 4)。以上のことから、PBDEs と同様、PCBs の低塩素化同族体について

も、e-waste の解体・破砕処理などに伴う周辺環境への放出、ダストへの移行、作業従事者

への曝露があると考えられる。 
 
 
 



 

 

表 1. ダスト中の PCBs および PBDEs、HBCDs 濃度（ng/g） 
 UB EW1 EW2 
Compound Range Median Range Median Range Median 
TrCBs 0.45–1.4 0.81 0.66–130 3.5 0.76–23 2.0 
TeCBs 0.75–8.3 2.3 0.68–100 4.0 1.3–18 2.2 
PeCBs 1.6–25 3.2 0.78–16 5.0 1.7–8.5 2.7 
HxCBs 1.6–39 2.8 1.3–8.2 4.4 1.4–7.1 2.4 
HpCBs 0.48–6.2 0.81 0.33–2.8 1.7 0.44–6.2 0.84 
OcCBs ND–0.31 0.034 0.10–0.65 0.33 ND–1.7 0.14 
NoCBs ND–0.16 0.032 ND–0.30 0.15 ND–0.46 0.10 
DeCB 0.082–0.60 0.17 0.14–0.35 0.20 0.071–1.1 0.23 
Total PCBs 5.6–85 10 4.8–320 23 6.1–62 12 
BDE-15 0.033–0.26 0.17 0.12–0.59 0.16 0.17–8.3 1.6 
BDE-28 0.034–1.3 0.13 0.20–5.5 0.78 1.3–97 22 
BDE-47 0.34–18 4.1 1.8–41 6.7 7.6–670 160 
BDE-49 0.060–0.77 0.21 0.43–13 2.0 2.7–220 39 
BDE-66 ND–0.98 0.26 0.63–20 3.1 3.4–350 58 
BDE-85 0.081–6.3 0.17 0.20–4.6 0.63 0.57–72 12 
BDE-99 0.98–54 3.6 2.5–57 9.7 7.1–770 150 
BDE-100 0.13–5.2 0.75 0.24–5.1 0.81 0.54–37 6.8 
BDE-118 ND–0.35 0.22 0.46–11 1.8 1.8–170 30 
BDE-153 0.38–9.6 1.4 1.5–21 5.5 4.7–560 56 
BDE-154 0.24–9.2 0.33 0.54–6.2 1.6 1.1–63 13 
BDE-183 0.67–4.5 2.6 3.0–48 6.9 2.8–100 18 
Mo-HpBDEs 9.3–99 15 14–230 48 37–2900 700 
BDE-196 0.42–2.3 1.4 2.0–23 5.3 1.7–39 7.2 
BDE-197 0.73–2.4 2.0 2.5–28 5.3 2.3–53 9.1 
BDE-201 0.33–1.4 0.66 1.6–8.1 3.1 1.9–20 4.5 
BDE-203 0.71–3.8 1.7 2.7–25 5.7 2.4–45 8.6 
BDE-206 2.2–25 8.5 7.5–91 23 5.5–370 44 
BDE-207 1.6–15 5.4 7.2–62 18 5.1–200 32 
BDE-208 1.2–12 3.6 4.9–42 13 3.6–130 20 
BDE-209 23–200 160 30–1700 300 69–7900 860 
Total PBDEs 40–270 230 140–1900 450 130–12000 1600 
α-HBCD 0.84–11 4.6 2.3–100 10 2.7–340 48 
β-HBCD ND–2.1 0.78 0.61–8.0 2.5 1.0–34 4.7 
γ-HBCD 0.46–21 4.0 4.6–44 8.6 1.7–110 8.4 
Total HBCDs 1.3–32 8.7 7.5–130 29 5.4–400 120 

 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 3. ダスト中の PBDEs 異性体組成（中央値） 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 4．ダスト中の PCBs 異性体組成（中央値） 
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さらに分析した全ての大気試料（PAS の PUF ディスク）から PCBs と PBDEs が検出さ

れた。HBCDs は、半数近くの試料で検出限界以下であり、検出された試料中濃度も低値で

あった。表 2 に大気中濃度に換算した PCBs および PBDEs、HBCDs 濃度を示す。ダスト

中ではPBDEsやHBCDsの濃度がPCBsよりも相対的に高値を示したが、大気中ではPCBs
がそれら BFRs より高濃度で検出された。このことは、PCBs（とくに低塩素化同族／異性

体）の高い揮発性と PBDEs や HBCDs の高い粒子吸着性を反映するものと考えられる。ま

た、全ての物質について、e-waste の解体処理施設に設置した PAS において、他地点（大

学屋上や一般家屋・オフィス室内）より明らかに高い大気中濃度が認められた。 
PBDEs の各異性体濃度に着目すると、最も高濃度で検出された異性体は 10 臭素化の

BDE-209 であり、総濃度の 26％～88％を占めていた。BDE-209 の蒸気圧 24)は非常に低い

ため、ガス態として PUF に吸着することは考えにくい。したがって、PAS で捕集した大気

試料には粒子態のBDE-209や他の高臭素化BDE異性体も含まれていると思われる。一方、

ダスト試料に比べ大気試料では、BDE-47 や BDE-99 に加え、BDE-28 や BDE-15 などの

低臭素化異性体が、BDE-153やBDE-183などの高臭素化異性体より高濃度で検出された。

よって、BDE209 など一部の異性体を除けば、PAS-PUF 捕集による大気試料の濃度はガス

態由来の PBDEs 濃度を反映していると考えられる。PCBs の組成については、主に

Tr-PeCBs の低塩素化同族／異性体が卓越しており、やはりそれら低塩素化 PCBs の高い蒸

気圧を反映した結果であると解釈できる。 
 本研究においてe-waste処理地域のダスト試料や大気試料から検出されたPBDEs濃度は、

PBDEs汚染の顕在化が指摘される北米諸国のダスト試料や英国の屋内環境大気に匹敵ある

いは上回る濃度レベルであったが、中国 Taizhou の e-waste 処理施設で採取されたフロア

ダスト中の PBDEs 濃度（平均値：30700 ng/g）25)や中国 Guiyu の e-waste 処理施設にお

ける大気中 PBDEs 濃度（BDE-47: 2748 pg/m3, BDE-99: 1656 pg/m3, BDE-209: 1949 
pg/m3）に比べ低値であった 26)。 
 



表 2．PAS による大気中 PCBs および PBDEs、HBCDs 濃度（pg/m3） 
Compound UB-Air1 UB-Air2 UB-Air3 EW1-Ai

r1 
EW1-Ai
r2 

EW1-Ai
r3 

EW2-Ai
r1 

EW2-Ai
r2 

EW2-Ai
r3 

TrCBs 140 160 250 280 300 630 18 860 1100 
TeCBs 98 110 140 120 130 360 5.2 370 310 
PeCBs 130 130 100 78 82 270 5.6 180 120 
HxCBs 39 38 24 19 20 81 2.6 35 30 
HpCBs 7.5 7.0 4.5 3.9 4.0 14 0.66 4.1 7.5 
Oc-DeCBs ND ND ND ND ND ND ND ND ND 
Total PCBs 430 450 550 540 600 1400 33 1500 2000 
BDE-3 0.18 ND 1.4 ND 4.3 5.0 0.74 1.4 8.4 
BDE-15 0.81 1.4 3.6 1.2 47 34 0.21 9.1 59 
BDE-28 1.2 1.4 2.1 3.1 87 55 0.16 18 77 
BDE-47 2.7 2.8 24 6.1 210 85 0.42 24 140 
BDE-99 0.14 0.16 9.9 3.0 150 39 ND 7.4 84 
BDE-100 ND ND ND ND 1.4 ND ND ND ND 
BDE-153 ND ND ND ND 33 7.6 ND 0.63 21 
BDE-154 ND ND ND ND 8.8 1.3 ND ND 4.1 
BDE-183 ND 1.5 0.39 0.57 7.3 7.8 ND 0.77 21 
BDE-196 ND ND ND ND ND ND ND ND ND 
BDE-197 ND ND ND 2.6 3.9 3.5 ND ND 11 
BDE-206 ND ND ND ND 18 7.4 ND ND 24 
BDE-207 ND ND ND ND 14 14 ND 3.7 23 
BDE-209 18 40 15 16 470 310 14 99 450 
Total PBDEs 23 47 57 33 1000 570 16 160 920 
α-HBCD ND ND 4.4 ND 5.8 5.1 ND 4.1 5.9 
β-HBCD ND ND 0.07 ND 0.19 0.17 ND ND 0.25 
γ-HBCD ND ND 2.1 ND 3.3 0.27 ND 0.91 0.19 
Total HBCDs ND ND 6.6 ND 9.3 5.5 ND 5.0 6.34 



以上のダストおよび大気試料の分析結果（中央値）および既報のベトナム産魚介類等の

食品分析結果 27)に基づき、ベトナム人（大人）の１日当り PCBs および BFRs 取込量をそ

の曝露経路（食物・ダスト摂取・呼気）ごとに算出した（表 3）。その結果、都市域 UB で

は総取込量として PCBs が 36 ng、PBDEs が 6.1 ng、HBCDs が 0.25 ng であるのに対し、

e-waste 処理地域の EW1 では PCBs が 40 ng、PBDEs が 28 ng、HBCDs が 1.1 ng、EW2
では PCBs が 44 ng、PBDEs が 75 ng、HBCDs が 3.1 ng であった。すなわち、ダストお

よび大気試料でみられた傾向と同様、e-waste 処理地域、とくに EW2 において PBDEs の

取込量が多いことが明らかとなった。また、UB では PBDEs よりも PCBs の取込量が多い

が、EW2 では PCBs よりも PBDEs の取込量が多かった。同様の傾向は、都市域（UB）お

よび e-waste 処理地域（EW2）のベトナム人から採取した母乳中 PCBs および PBDEs の

残留パターン 4)でも認めらており、本研究における取込量推定の妥当性が裏付けられる。曝

露経路別の割合でみると全ての地域において PCBs の場合は食物経由の割合（UB: 78%, 
EW1: 70%, EW2: 64%）が高く、PBDEs の場合はダスト摂取による割合（UB: 59%, EW1: 
64%, EW2: 91%）が高かった。とくにダスト摂取による PBDEs の取込割合は e-waste 処

理地域において高いことから、e-waste の解体処理等により発生するダストへの曝露が作業

者の PBDEs 曝露経路として重要であることが示唆される。したがって、e-waste 処理作業

者への PBDEs 曝露を軽減するためには、e-waste 処理において発生するダストの発生を可

能な限り抑制する対策やダストが発生する処理プロセスを他の作業環境から隔離するなど

の対策が有効であると考えられる。 
さらに PCBs・PBDEs の同族／異性体別に取込量や曝露経路をみると、PCBs の場合、

低塩素化同族体になるほど呼気経由での曝露が多くなる傾向が認められ、とくに EW2 では

三塩素化同族体（TriCBs）のほとんどが呼気経由であることが示された（図 5）。一方、PBDEs
の場合、都市域 UB では BDE-209 などの高臭素化異性体を除けば、食品経由の取込量が多

いのに対して、e-waste 処理地域ではダスト経由の割合が相対的に高く、とくに EW2 では

BDE-47 含む低臭素化異性体もほとんどがダスト経由の曝露となった（図 6）。これらの傾

向は、著者らが以前実施したベトナム人の母乳調査において、母乳中 PBDEs や低塩素化

PCB 同族体の濃度が e-waste リサイクル作業に係るパラメーター（作業従事頻度・時間等）

に依存していることを示した統計解析の結果 4)と一致する。 



表 3．ベトナム人（大人）の 1 日当り PCBs および PBDEs、HBCDs 取込量（ng） 

 Dieta Dust ingestionb Inhalationc Total 

Compound  UB EW1 EW2 UBd EW1e EW2e UB EW1 EW2 

TrCBs 0.40 0.018 0.069 0.090 3.9 6.4 10 4.3 6.8 11 

TeCBs 3.9 0.043 0.082 0.11 2.3 3.1 3.4 6.2 7.1 7.5 

PeCBs 8.1 0.083 0.12 0.17 1.7 2.2 1.6 9.9 10 9.8 

HxCBs 9.4 0.055 0.090 0.11 0.41 0.62 0.34 9.9 10 9.9 

HpCBs 5.0 0.016 0.031 0.042 0.075 0.11 0.062 5.1 5.2 5.1 

Oc-DeCBs 0.75 0.005 0.013 0.024 ND ND ND 0.76 0.77 0.78 

Total PCBs 28 0.22 0.41 0.54 8.3 12 15 36 40 44 

BDE-3 ND ND ND ND 0.015 0.050 0.053 0.015 0.050 0.053 

BDE-15 ND 0.004 0.007 0.080 0.042 0.41 0.34 0.045 0.42 0.42 

BDE-28 0.10 0.003 0.041 1.1 0.039 0.73 0.48 0.14 0.87 1.6 

BDE-47 0.44 0.078 0.33 8.0 0.26 1.5 0.82 0.78 2.3 9.3 

BDE-99 0.36 0.071 0.50 7.5 0.10 0.96 0.46 0.53 1.8 8.3 

BDE-100 0.22 0.016 0.041 0.34 ND 0.007 ND 0.23 0.27 0.56 

BDE-153 0.060 0.027 0.27 2.6 ND 0.20 0.11 0.091 0.53 2.8 

BDE-154 0.054 0.006 0.080 0.65 ND 0.051 0.021 0.060 0.18 0.72 

BDE-183 ND 0.056 0.37 0.9 0.006 0.079 0.11 0.062 0.45 1.0 

BDE-196 ND 0.024 0.24 0.32 ND ND ND 0.024 0.24 0.32 

BDE-197 0.057 0.034 0.24 0.41 ND 0.053 0.055 0.091 0.34 0.52 

BDE-206 ND 0.14 0.83 2.0 ND 0.13 0.12 0.14 0.95 2.1 

BDE-207 ND 0.10 0.70 1.6 ND 0.14 0.13 0.10 0.84 1.7 

BDE-209 0.35 2.8 15 43 0.29 4.0 2.8 3.7 19 46 

Total PBDEs 1.6 3.6 18 68 0.75 8.3 5.5 6.1 28 75 

α-HBCD NA 0.092 0.50 2.4 0.044 0.055 0.050 0.14 0.56 2.5 

β-HBCD NA 0.016 0.12 0.23 0.001 0.002 0.001 0.016 0.13 0.23 

γ-HBCD NA 0.079 0.43 0.42 0.021 0.018 0.006 0.10 0.45 0.42 

Total HBCDs NA 0.19 1.1 3.0 0.066 0.074 0.057 0.25 1.1 3.1 
a 魚介類等の食品中濃度データは Minh et al.27)より引用（一部見発表データ含む）。ベトナム人の魚介類お

よび肉類の摂取量は FAOSTAT28)よりデータを引用。 
b 都市住民のダスト摂取量を 20mg/day、e-waste 処理地域住民のダスト摂取量を 50mg/day と仮定した（そ

れぞれ Jones-Otazo et al. 29)によるダスト摂取量の median および high rate 基づく） 
c 一般人（大人）の呼気量を 16m3/day 30)とし、在宅 7 時間、就労 8 時間、屋外 2 時間、就寝 7 時間と仮定

した 
d 在宅・就労中の大気データに UB-Air3、屋外の大気データに Air-U2、就寝中の大気データに UB-Air3 を

用いた。 
e 在宅・就労中の大気データに e-waste 解体処理施設の平均値、野外および就寝中の大気データに一般家庭

や医療センターの値を用いた。 
 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 5．PCB 同族体の 1 日当り取込量と曝露経路 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 6．PBDE 異性体の 1 日当り取込量と曝露経路 
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また、大人と同様のデータセットを用いて、小児に対する 1 日当り PCBs および PBDEs
曝露量を算出した（表 4）。その結果、大人よりも相対的にダスト摂取量の多い小児では、

EW2 において大人の約 2 倍の PBDEs 曝露量（140 ng）となることが示された。また、そ

のほとんどはダスト経由の曝露であった。ベトナム北部の e-waste 処理地域では、就学前

の小児が e-waste の処理施設内や同一敷地内に隣接する住居において 1 日の大半の時間を

過ごしている様子がみられる。したがって、e-waste 処理地域において、PBDEs 等ダスト

由来の有害物質曝露量が最も多いのは、そのような地域に住む小児であると考えられる。

小児の体重を 10～20kg と仮定すれば、今回算出した PCBs や PBDEs の曝露レベルは U.S. 
EPA 等が定める TID（PCBs: 0.1 µg/kg body weight/day）や Reference Dose（BDE47: 0.1，
BDE99: 0.1，BDE153: 0.2 µg/kg body weight/day）29-32)よりも低い。しかしながら、今回

調査対象とした地域は限られていることから、今後さらに対象地域を増やすとともに、小

児や処理作業従事者の血中甲状腺ホルモン等のバイオマーカー測定や神経行動学的な疫学

調査などを実施し、より詳細なリスク評価を行う必要がある。 
 
表 4．ベトナム人（小児）の１日当り PCBs および PBDEs 取込量（ng） 

 Dieta Dust ingestionb Inhalationc Total 

Compound  UB EW1 EW2 UBd EW1e EW2e UB EW1 EW2 

Total PCBs 14 0.55 0.81 1.1 5.2 7.7 9.2 20 23 24 

Total PBDEs 0.8 9.2 37 140 0.46 4.9 3.3 10 43 140 
a 魚介類および肉類の摂取量は大人の半分と仮定 
b 都市部の小児のダスト摂取量を 50 mg/day、e-waste 処理地域（処理施設近傍）の小児のダスト摂取量を

100 mg/day と仮定(それぞれ Jones-Otazo et al. 29)によるダスト摂取量の median および high rate 基づく). 
c 小児の呼気量を 10.1m3/day 30)とし、在宅 9 時間、就学 5 時間、屋外 2 時間、就寝 8 時間と仮定した。 
d,e 表 3 に同じ 



２. ダスト中のダイオキシン類縁化合物とバイオアッセイ活性に対する寄与率 

in vitro バイオアッセイ DR-CALUX を用い、ダスト中のダイオキシン様活性を測定した

結果、全てのダスト試料から有意に活性が検出された。最も高い活性は、EW2 のハウスダ

ストから検出され、CALUX-TEQ として 1000 pg/g に達していた（表 5）。この値は、日本

各地のハウス／オフィスダストを同様のバイオアッセイで調査した結果と比較しても最高

レベル（CALUX-TEQ 最大値：1400 pg/g）の値である 17)。また、ダスト中の活性は、概

して都市域よりも e-waste 処理地域で高値であった。よって、ダイオキシン様の活性物質

についても BFRs 同様、e-waste 処理地域における e-waste の解体・破砕処理などに伴う周

辺環境への放出、ダストへの移行、作業従事者への曝露があると考えられる。 
DR-CALUX により高いダイオキシン様活性が検出された UB の 2 試料、EW1・EW2 そ

れぞれ 5 試料（計 12 試料）について複数のダイオキシン類縁化合物（PCDD/Fs、DL-PCBs、
PBDD/Fs、MoBPCDD/Fs）を測定した。その結果、全ての試料から最も高い濃度で検出さ

れたのは PBDFs（EW2 最高値：63000ng/g）であり、次いで Co-PCBs≒PCDFs＞PCDDs
≒MoBPCDD/Fs＞PBDDs の順であった。PBDFs は PBDE 製剤中に不純物として含まれ

ていること、またテレビのバックキャビネット等難燃プラスチック製品中にも高濃度に含

まれていること、などが報告されている 35-38)。よって、ダスト中の PBDFs は主に PBDE
製剤を含む難燃化製品の利用やリサイクル処理に由来すると考えられる。また、PBDEs 同

様、そのダスト中濃度は e-waste 処理地域で明らかに高い傾向を示した。他のダイオキシ

ン類化合物の濃度についても概して都市域 UB よりも e-waste 処理地域で高い傾向が認め

られた。ベトナム北部の e-waste 処理地域のダストから検出された WHO-TEQ（EW1 最高

値：85 pg TEQ/g）や PBDD/Fs（EW2 最高値：63000ng/g）の濃度レベルは、中国 Taizhou
の e-waste リサイクル施設で採取されたフロアダスト（WHO-TEQ 平均値：478 pg/g，
PBDD/Fs 平均値：116000 pg/g）25)に比べ低値であったが、日本のハウス／オフィスダス

ト中の PBDD/Fs 濃度（最高値 8800 pg/g）17)と比較した場合、明らかに高値であった。 
さらに既報の DR-CALUX における各ダイオキシン類縁化合物の TCDD 比活性（relative 

potency: REP）データ 39,40)に基づき、各々の化学分析値に REP を乗じて合計した

Theoretical TEQ を算出した（表 5 および図 7）。Theoretical TEQ に占める各物質の寄与

割合をみると、UB では PCDD/Fs がそのほとんどを占め、EW2 では PCDD/Fs に次いで

PBDFs が、EW2 では PBDFs の寄与が最も多かった（表 7 および図 7）。これらリサイク

ル地域で PCDD/Fs や PBDFs の濃度および TEQ への寄与率が高い理由として、e-waste
等の廃棄物の野焼きや難燃剤中不純物の PBDFs 等の影響が考えられる。よって、e-waste
処理地域においては、これまで多くの研究で調査対象とされた塩素化ダイオキシン類に加

えて、臭素化ダイオキシン類等の類縁化合物も含めた環境負荷・曝露実態の解明やリスク

評価を行う必要がある。また、実際のダスト抽出物を直接バイオアッセイで測定した

Experimental TEQs は、化学分析に基づく Theoretical TEQs に比べ、数倍～1 桁高い値を

示した（表 7 および図 7）。このことは、本研究で測定対象としたダイオキシン類縁化合物



以外の AhR アゴニストがダスト試料中に相当量存在することを示唆している。今後それら

潜在的な毒性物質の検索・同定を進めていく必要がある。 
 

表 5． in vitoro バイオアッセイ DR-CALUX によるダスト試料のダイオキシン様活性値

Experimental TEQ（pg/g）と各物質の 2,3,7,8 異性体分析値を既報の TCDD 比活性 35,36）に基づき

乗算した Theoritical TEQ (pg/g) 
 UB EW1 EW2 
 Range Median Range Median Range Median 
Experimental 
TEQ 140–400 270 370–830 580 400–1000 540 

Theoretical TEQa 20–25 23 
（0.09）b 140–270 170 

（0.29）b 110–300 230 
（0.43）b 

PCDDs 7.9–11 9.2 15–35 20 3.8–9.1 7.3 
PCDFs 7.2–17 12 66–180 72 42–83 56 
DL-PCBs 0.077–0.13 0.10 1.8–6.1 2.4 0.72–3.9 1.7 
PBDDs ND–0.006 0.003 0.014–0.035 0.025 ND–0.087 0.031 
PBDFs 0.75–1.8 1.3 26–111 52 44–200 160 
MoBCDD/Fs ND ND ND–3.3 2.2 ND ND 

a 下段各物質の Theoretical TEQ を合計した値 
b Experimental TEQ に対する Theoretical TEQ の比 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
図 7．ダスト中の Experimental TEQs に占める各ダイオキシン類縁化合物の Theoretical TEQs 
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３.インドの e-waste 処理作業従事者における曝露実態 

インドにおける調査対象地域およびアンケート調査の結果に基づき、対象試料を①

Coastal Area （n=20, 全て Non-Vegetarian）, ②E-waste Vegetarian（n=12）, ③E-waste 
Non-Vegetarian（n=13）の３グループに分類して、データを比較・考察する。本研究では

調査した全てのヒト血清試料から PCBs および OH-PCBs が検出された（表 6）。PCBs, 
OH-PCBs ともに Coastal Area の濃度は、E-waste Vegetarian よりも有意に高かった

（p<0.05）。一方、Coastal Area と E-waste Non-Vegetarian の間には、有意な濃度差は認

められなかった。Tue et al.によるベトナム人を対象とした調査でも、母乳中の PCBs 濃度

について、e-waste 処理作業従事者と都市対照住民の間に有意な濃度差は認められないこと

が報告されている 4)。ヒトの PCBs や OH-PCBs の主な取込要因は、魚介類の消費によるこ

とが指摘されており 41)、上記の結果は血清中 PCBs・OH-PCBs 濃度が住民の職業や居住地

よりも、食習慣を反映したものであると考えられる。また、本研究のインド人血清中の

PCBs・OH-PCBs 濃度は、日本や欧州における調査報告値 41-44)と比べ、概して低値であっ

た。このことはおそらく、これらの国々に比べ、インドにおける PCBs の使用料が少なか

ったことを反映するものと考えられる。 
PCBs の異性体組成に着目すると、3 つのグループ間に明らかな違いが認められ、とくに

E-waste Vegetarian においては CB28 や CB74 など低塩素化異性体の寄与が相対的に高か

ったのに対し、Coastal Area では CB138 や CB153、CB180 などの高塩素化異性体が高割

合を示した（図 8A）。これまでの研究から食生活において魚介類摂取量の多い人ほど CB138
や CB153、CB180 などに代表される 5～8 塩素化の PCB 異性体の寄与が大きくなることが

知られている 45)。一方、ベトナムや中国における母乳調査から、e-waste 処理地域の住民で

は、CB28 などの低塩素化異性体の濃度が、都市や農村の対照地域より顕著に高くなること

が報告されている 4, 46)。したがって、本研究で対象とした Coastal Area と e-waste 
Vegetarian の間で PCBs の異性体組成が異なった要因として、両者の食習慣の違いおよび

後者における e-waste 由来の低塩素化 PCB 曝露が考えられる。 
OH-PCBs の異性体組成については、PCBs ほどグループ間や食習慣による顕著な差は認

められなかったが、e-waste 処理作業従事者では低塩素化の異性体である 4OH-CB79 の割

合が Coastal Area より相対的に高かった（図 8B）。4OH-CB79 の親化合物については不明

であるが、e-waste 由来の低塩素化 PCBs がその起源となっているかもしれない。e-waste
処理作業従事者の血液から OH-PCBs を検出した例はほとんどないことから、今後の更な

る調査研究が必要である。4OH-CB79 以外に検出された主な OH-PCB 異性体は、

4OH-CB107/4’OH-CB108, 4OH-CB146, 4OH-CB187 などであり、既報の血中 OH-PCB の

検出報告例 7,8, 41-44)と概ね一致する傾向であった。 



表 6．インド南部沿岸部住民（coastal area）および e-waste 処理作業従事者（e-waste vegetarian お

よび non-vegitarian）の血清から検出された PCBs，OH-PCBs，PBDEs，OH-PBDEs，MeO-PBDEs，
BRPs の総濃度（pg g-1 wet wt.） 

Coastal Area (n = 20) E-waste vegitarian ( n = 12) E-waste non-vegitarian (n = 13 )
Average SD Median Average SD Median Average SD Median

Age 37 10 35 26 6.6 25 28 6.4 26
BMI 25 5.1 24 18 1.4 18 18 3.7 19

aotal PCB 140 95 110 60 27 60 360 870 86
Total OH-PCB 52 24 54 32 11 31 48 32 40

Total PBDE 330 760 45 110 110 78 540 820 230
Total OH-PBDE 34 28 28 13 14 10 18 20 13

Total MeO-PBDE 8.1 5.5 8.0 1.4 1.9 < 1.0 1.2 2.6 < 1.0
Total BRP 370 270 260 90 46 86 140 83 140  
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図 8．インド南部沿岸部住民（coastal area）および e-waste 処理作業従事者（e-waste vegetarian
および non-vegitarian）の血清から検出された PCBs（A），OH-PCBs（B），PBDEs（C），
OH-PBDEs（D），MeO-PBDEs（E），BRPs（F）の主要異性体組成 
 



また、調査した全てのヒト血清試料から PBDEs が検出された（表 6）。e-waste 
Non-Vegetarian の PBDEs 濃度は、Coastal Area よりも有意に高かった（p<0.05）。イン

ドの e-waste 処理作業従事者における血清中 PBDEs の濃度レベルは、スウェーデンのゴム

製造業従事者（BDE-209 中央値; 35 ng/g lipid wt）47)や電気機器解体業従事者（総 PBDEs
濃度中央値; 26 ng/g lipid wt）48) に匹敵するものであった。 
総 PBDEs 濃度に占める各 BDE 異性体の割合は、全てのグループにおいて 8-10 臭素化

の高臭素化異性体の寄与が高く、なかでも BDE209 が最も高い割合を示した（図 8C）。さ

らに e-waste 処理作業従事者では Coastal Area 住民より BDE207，BDE197，BDE183 な

どの残留割合が高い傾向が見られた。これらの結果は、インドや中国では BDE209 などの

高臭素化 BDE 異性体を主成分とする DecaBDE 製剤が主に使用されており、e-waste 処理

作業従事者がそれら異性体の高曝露を受けていることを示唆するものと考えられる。 
さらに、本研究で測定対象とした 23 の MeO-PBDEs、OH-PBDEs 異性体のうち、４つ

の MeO-PBDEs 異性体、5 つの OH-PBDEs 異性体がヒト血清試料から定量限界を超えて

検出された（表 6）。MeO-PBDEs、OH-PBDEs の総濃度はともに Coastal Area で有意に

高値であった（p<0.05）。本研究におけるインド Coastal Area 住民血中の総 OH-PBDEs
の濃度レベルは、米国人の報告値（平均 290 pg g-1 wet wt）49）やニカラグアのゴミ集積場

における子供の調査結果（90 ~ 260 pg g-1 wet wt）50）に比較して低値であった。但し、主

に天然起源由来と推察される 6OH-BDE47 については、本研究のインド Coastal Area 住民

（平均 33 pg g-1 wet wt、中央値 26 pg g-1 wet wt）の濃度は、米国人（平均 45 pg g-1 wet wt）
49）や韓国人（平均 30 pg g-1 wet wt）51）に匹敵する濃度レベルであった。したがって、天

然起源の OH-PBDEs は地域や国に係らず広く分布していると考えられる。実際、本研究で

Coastal Area 住民から検出された 6OH-BDE47 や 2’OH-BDE68 は、様々な海産物から検

出されている 52-54）。 
一方、e-waste 処理作業従事者からは、4’OH-BDE201 が最も主要な異性体として検出さ

れ、次いで 6OH-BDE180、6OH-BDE47 等の異性体が高い割合で検出された（図 8E）。す

なわち、OH-PBDEs の組成は Coastal Area 住民と e-waste 処理作業従事者では大きく異

なっていた（図 8E）。4’OH-BDE201 や 6OH-BDE180 をヒトの血清試料から検出したのは

本研究が初の報告例である。また、これら異性体を海洋生物から検出した報告例もない。

おそらくこれら高臭素化の OH-PBDEs は、DecaBDE 製剤等に含まれる高臭素化の PBDEs
がヒトの体内で代謝生成されたものと推察される。 
さらに 3～5 臭素化の BRPs についても全ての血清試料から検出された。総BPRs 濃度は、

Coastal Area で有意に高値であった（p<0.05）（表 6）。BRP 異性体の中では全てのグルー

プで 2,4,6-triBRP が最も高割合で検出された。また、e-waste 処理作業従事者では、

2,3,4,6-tetraBRP や 2,3,5,6-tetraBRP も比較的高い割合で検出された（図 8F）。とくに、

e-waste 処理作業従事者から高割合で検出された４臭素化 BRPs については、臭素系難燃剤

としての使用実績が知られておらず、おそらく高臭素化の PBDEs 異性体の代謝物や



2,4,6-triBRP の不純物が起源と考えられる。 
さらにインド人の血清中から検出された OH-PCBs や OH-PBDEs、BRPs の起源を推定

するため、それら物質の親化合物（PCBs・PBDEs・MeO-PBDEs）との濃度相関を解析し

た。その結果、本研究で対象としたすべての地域において、総 OH-PCBs 濃度と総 PCBs
濃度に有意な相関が認められた（p<0.05）。また、4OH-CB107+4’OH-CB108 と CB118 の

間にも Coastal Area と e-waste 処理作業従事者全体において有意な相関が認められた

（p<0.01）。PCBs 濃度の高い Coastal Area では 4OH-CB146 と CB153、4’OH-CB172 と

CB180 の間にも有意な相関が認められた。以上の結果は、食物経由で取り込まれた PCBs
の一部が、ヒトの体内で CYPs 等によって代謝され、OH-PCBs が生成していることを示唆

している。一方、ヒト血清中から検出された主要な OH-PBDE 異性体と BPRs について、

その親化合物と考えられる PBDEs・MeO-PBDE 異性体の濃度相関を解析した結果、

Coastal Areaでは6OH-BDE47と6MeO-BDE47の間に有意な相関が認められた（p<0.01）。
したがって、Coastal Area 住民の 6OH-BDE47 は主に食物経由で取り込まれる天然起源の

6MeO-BDE47 に由来すると考えられる。一方、e-waste 処理作業従事者では para 位水酸

化の 4’OH-BDE201 が検出されており、その濃度は BDE209 と有意な相関を示した

（p<0.05）。このことは 4’OH-BDE201 が BDE209（や他の高臭素化 BDE 異性体）の代謝

物であることを示唆している。さらに、e-waste 処理作業従事者では 2,3,5,6-TetraBRP と

BDE197 の間にも有意な相関が認められた（p<0.05）。既存の研究報告においても、マウス

を用いた実験で PBDEs 投与後、その代謝物と思われる 3 種類の BRPs が検出されている

55)。また、ヒトの肝細胞を用いた実験では、BDE99 の投与後に 2,4,5-TriBRP が検出され

ている 56)。BDE197 等の高臭素化異性体の代謝物を同定した報告例はこれまでにないが、

これら既報の実験結果等を考慮すると、本研究で e-waste 処理作業従事者の血清から検出

された 2,3,5,6-TetraBRP や 4’OH-BDE201 等は高臭素化 PBDEs の代謝物であると推察さ

れる。 
また、検出された主要な PCBs、OH-PCBs 異性体および PBDEs、OH-PBDEs、

MeO-PBDEs、BPRs 異性体について、それらの起源や住民居住地・食習慣等による影響を

評価するため、データの主成分分析を行った（図 9）。PCBs・OH-PCBs の解析結果を図 9A
に、PBDEs・OH-PBDEs・MeO-PBDEs・BPRs の解析結果を図 9B に示す。図 9A にお

いて Coastal Area（RC）と e-waste 処理作業従者（NE・VE）は明瞭に二分され、5～8
塩素化の PCBs・OH-PCBs は、RC において高い寄与率を示した。一方、3・4 塩素化の低

塩素化 PCBs・OH-PCBs は NE・VE で高い寄与率を示した。以上の解析結果は、高塩素

化 PCBs が主に食物に由来し、高塩素化 OH-PCBs がその代謝物であること、低塩素化の

PCBs が e-waste 処理作業における曝露を反映し、低塩素化の OH-PCBs の起源になってい

ることを反映するものと考えられる。また図 9B においても、Coastal Area（RC）と e-waste
処理作業従者（NE・VE）は PC1 において明瞭に分かれる結果となった。とくに 3～9 臭

素化の PBDEs、6～8 臭素化の OH-PBDEs、TetraBRPs は、e-waste 処理作業従者におい



て高い寄与率を示した。一方 Coastal Area 住民では、MeO-PBDEs、3～5 臭素化の

OH-PBDEs、2,4,6-TriBRP の寄与が高かった。これらの異性体は、インド南部の魚類から

も卓越的に検出された。よって、以上の結果は、Coastal Area 住民における MeO-PBDEs
や OH-PBDEs、2,4,6-TriBRP の蓄積は食物経由、とくに魚介類の摂取を反映しており、

e-waste処理作業従者において高い寄与を示す6～8臭素化のOH-PBDEsやTetraBRPsは、

高臭素化 PBDEs からの代謝を示唆すると考えられる。 
e-waste 処理作業従者は PBDEs のような難燃剤のみならず、PBDFs 等のダイオキシン

類縁化合物にも曝露していると考えられることから、これら高臭素化の OH-PBDEs や

TetraBRPs の代謝には、ダイオキシン類縁化合物の曝露により誘導された薬物代謝酵素が

関与している可能性も考えられる。今後、他の汚染物質に関する調査や薬物代謝酵素等の

バイオマーカーの測定・解析等を進める必要がある。 
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図 9．インド南部沿岸部住民（RC）および e-waste 処理作業従事者（VE：e-waste vegetarian, NE：
non-vegitarian）の血清から検出された主要 PCB・OH-PCB 異性体（A）および PBDE, OH-PBDE, 
MeO-PBDE, BPR 異性体（B）のデータに基づく主成分分析の結果（第 1 成分：PC1、第 2 成分：

PC2） 



４.ベトナムの e-waste 処理作業従事者における曝露実態と甲状腺ホルモンへの影響 

ベトナム人血清中 PCBs は、分析した全ての検体から検出され、e-waste 処理作業従事

者で有意に高い濃度が認められた（表 7）。この結果は e-waste 処理作業において明らかな

PCBs の曝露があることを示唆している。また、代謝物である OH-PCBs の血清中濃度も

e-waste 処理作業従事者で対照地住民よりも有意に高値を示した（表 8）。さらに、多重比

較の結果、男性の e-waste 処理作業従事者（中央値 170 pg g−1 wet wt）が対照地域の女性 (中
央値 65 pg g−1 wet wt) よりも有意に高値を示した。また、血清中 OH-PCBs 濃度は、e-waste
処理地域・対照地域のいずれでも、女性より男性で比較的高値であった。アンケート調査

の結果から、男性の喫煙習慣や e-waste 処理作業等に起因するダイオキシン類への曝露が、

OH-PCBs 濃度の上昇に関与している可能性が示唆された。すなわち、男性は女性よりも喫

煙やダイオキシン類曝露により薬物代謝酵素が誘導され、PCBs の代謝が進んでいることが

推察された。 
本研究のベトナム人血清中の PCBs・OH-PCBs 濃度は、近年の日本や欧州における調査

報告値 41-44)と比べ、概して低値であった。このことはおそらく、これらの国々に比べ、ベ

トナムにおける PCBs の使用量が相対的に少なかったことや魚・肉などの高脂肪食品に由

来する曝露が少ないことを反映するものと考えられる。 
検出された異性体組成のパターンは、e-waste処理地域・対照地域ともにPCBsではCB99, 

CB105, CB118, CB138, CB153, CB187（表 7）、OH-PCBs では 4OH-CB107/4′OH-CB108, 
4OH-CB146, 4OH-CB187, 4′OH-CB101/120（表 8）が高い割合を占め、既報の調査結果

41-44)と一致していた。高濃度で検出された OH-PCBs 異性体はいずれも meta-位に水酸基が

置換した甲状腺ホルモン類似の構造を有しており、とくに T4 類似構造の OH-PCBs が高い

割合で残留していることが示された。また、PCBs, OH-PCBs いずれにおいても、e-waste
処理地域では Penta-CB が、対照地域では Octa-CB が相対的に高割合を占めた。これらの

傾向は、上述のインド南部における調査やベトナム人の母乳に関する先行研究 4)の結果と一

致している。すなわち、e-waste 処理作業従事者は、コンデンサー等に含有される低塩素化

PCB 製剤に由来する PCBs に曝露していることが改めて示唆された。 
さらにヒト血清中から検出された主要な OH-PCB 異性体とその親化合物と考えられる

PCB 異性体の濃度相関を解析した。その結果、本研究で対象としたすべての地域において、

総 OH-PCBs 濃度と総 PCBs 濃度に有意な相関が認められた（p<0.01）。また、

4OH-CB107+4’OH-CB108 と CB118, 4OH-CB146 と CB153、4OH-CB187 と CB187 の間

にも有意な相関が認められた（p<0.01）。以上の結果は、体内に取り込まれた PCBs が、ヒ

トの体内で CYPs 等によって代謝され、OH-PCBs が生成していることを示唆している。 
 



 
表 7．ベトナム・e-waste 処理作業従事者および対照地域住民血清中の主要 PCB 異性体濃度 (pg g-1 

wet) 

   e-waste recycling worker (n = 77)  Reference site (n = 34)  

 
Min 25% 50% 75% Max  Min 25% 50% 75% Max 

CB28  2.3  8.4  18  54  220   <0.01 8.3  20  28  160  

CB49  <0.01 6.9  12  20  51   <0.01 <0.01 <0.01 <0.01 40  

CB70  <0.01 4.2  7.0  12  47   <0.01 0.01  7.6  11  40  

CB74  <0.01 6.4  14  25  280   <0.01 <0.01 10  14  50  

CB99  <0.01 20  32  57  780   <0.01 <0.01 18  28  220  

CB105  <0.01 14  21  33  620   <0.01 10  13  28  60  

CB118  12  27  46  72  1700   <0.01 <0.01 19  30  140  

CB138  <0.01 19  38  59  1300   <0.01 18  51  120  480  

CB153  <0.01 42  75  120  1800   6.1  33  73  130  830  

CB180  <0.01 23  51  76  300   10  30  45  65  270  

CB187  <0.01 18  47  71  210   0.01  18  31  44  230  

Total PCBs  140  350  600  860  6800   35  140  260  530  2400  

 

 
表 8．ベトナム・e-waste 処理作業従事者および対照地域住民血清中の主要 OH-PCB 異性体濃度 
(pg g-1 wet) 
   e-waste recycling worker (n = 77)  Reference site (n = 34)  

Compound (pg g-1 wet)  Min 25% 50% 75% Max Min 25% 50% 75% Max 

4OH-CB61  <0.1 3.6  8.0  11  27   <0.1 <0.1 3.7  6.0  12  

4OH-CB79  <0.1 9.1  12  16  32   <0.1 6.2  8.2  11  20  

4OH-CB108/4OH-CB107  4  33  48  68  709   3.2  12  23  28  87  

4OH-CB120/4OH-CB101  3  12  16  22  213   1.4  6.3  9  12  30  

3OH-CB138  <0.1 <0.1 1.5  4.8  29   <0.1 1.3  2.6  4.5  11  

4OH-CB146  8  12  15  21  113   7.2  9.0  11  15  24  

3OH-CB153  <0.1 <0.1 0.38  1.5  15   <0.1 0.5  1.0  1.7  2.4  

4OH-CB172  3.2  9.5  12  14  39   <0.1 4.6  8.5  12  23  

4OH-CB187  5.2  11  15  22  74   4.4  8.1  10  14  33  

Total OH-PCBs  34  110  160  210  940   27  60  75  100  190  

 

 



また、PCBs, OH-PCBs と TH 間の相関解析の結果、OH-PCBs と FT4 の間に有意な正

の、FT3 との間に有意な負の相関が認められた（p<0.05）。しかしながら、男女のサンプル

を分けて解析を進めたところ、女性のみにおいて FT4 と OH-PCBs, PCB との間に有意な

相関が認められた（p<0.05）。この傾向は重回帰分析においても同様であり、女性のみで

FT4 と OH-PCBs（p<0.05）, PCBs（p<0.05）との間に有意な正の相関が認められた（表

9）。また、総 T3, T4 については、イムノアッセイによる分析のみで総 T3 と OH-PCBs, PCBs
との間に有意な正の相関関係（p <0.05, <0.01）が得られた（表 9）。しかしながら、曝露実

験を始めとするこれまでの報告の多くは、PCBs, OH-PCBs と TH 濃度の間に負の相関関係

が認められる結果がほとんどである 5,57)。本研究で検出された PCBs, OH-PCBs 濃度は曝露

研究や負の関係が観察された研究結果に比べ、相対的に低濃度だった。したがって、今回

の対象者では、PCBs や OH-PCBs の曝露による TH の抑制よりも生体側のポジティブフィ

ードバックが卓越的に観察された可能性が考えられる。一方、PCBs や OH-PCBs 曝露に伴

って、TH レベルのアップレギュレートを誘引する未知の因子が存在する可能性もあり、今

後さらに調査・解析を進める必要がある。 
 
D. 結論 

本研究によって、e-waste の不適正処理が BFRs やダイオキシン類縁化合物等の人体曝露を引

き起こす要因となることが明らかとなった。e-waste 処理地域においてこれら物質への曝露は、

ダスト経由の曝露が主であると考えられる。このことは、今後途上国の e-waste 処理地域におけ

る有害物質の環境負荷・曝露低減対策として、作業時のダスト発生やヒトへのダスト取込抑制が

重要であることを示唆している。また、DR-CALUX によるダイオキシン類様活性の測定と機器

分析によるダイオキシン類縁化合物の定量および Theoretical-TEQs の比較から、ダスト中には

未知の AhR アゴニストが相当量存在することが示唆された。今後それら未知物質の検索・同

定を進めるとともに、e-waste 処理作業従事者や地域住民の健康影響等を詳細に調査する必

要がある。また、本研究の成果は、バイオアッセイ－化学分析の統合が、潜在的な毒性物

質の検索や同定、類縁化合物の包括的なリスク評価おいて今後有効な手法となることを示

している。 
さらに e-waste 処理作業従事者を対象とした血清試料の分析から、PCBs や臭素系難燃剤の

PBDEs の代謝物と考えられる OH-PCBs や OH-PBDEs も検出された。e-waste 処理作業従事

者の血液からは、対照地域住民より高濃度の PBDEs や低塩素化の PCBs 異性体が検出され、改

めて e-waste 処理活動によるこれら物質への曝露が示唆された。また、相関解析や主成分分析

等により、OH-PCBs や OH-PBDEs, BRPs の異性体プロファイルが e-waste 処理作業従事

者と対照地域住民では明確に異なり、その曝露源や起源がヒトの食習慣や職業・居住地に

より明らかに異なることが示された。e-waste 処理作業従事者が曝露する高臭素化 PBDEs
から、高臭素化の OH-PBDEs や TetraBRPs が代謝物として生成する可能性は、本研究が

初めて示唆するものである。加えて、e-waste 処理作業および喫煙習慣が PCBs の代謝物質で



ある OH-PCBs 濃度の上昇に関わっている可能性も示唆された。さらに血清中総 T4 と総 PCBs
濃度の間に有意な正の関係が示され、甲状腺ホルモンへの影響が示唆された。 
今後もダイオキシン類縁化合物や他の代謝活性物質およびバイオマーカーの測定・解析

を進め、包括的な物質起源の解明とリスク評価を実施する必要がある。とくに e-waste 処理

地域に居住する作業従事者や小児における健康影響等を調査する必要がある。 
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第 6 章 ケミレスタウンをフィールドとした室内環境及び生体サンプル中の BFRs モニ

タリング 

 
分担研究者 森 千里、戸高恵美子、松野義晴（千葉大学） 

 
A. 研究目的 

 難燃剤は火災などの燃焼被害を抑制するために、家庭電化製品や家具、プラスチックな

どに添加され用いられている。難燃剤は、臭素系や塩素系、リン系などに区分されるが、

現在はおもに臭素系が世界中で使用されている。臭素系難燃剤（brominated flame 
retardants: BFRs）にはポリ臭素化ジフェニルエーテル（polybrominated diphenyl ethers : 
PBDEs）、テトラブロモビスフェノール A（tetrabromobisphenol A: TBBPA）、トリブロモ

フェノール（tribromophenol: TBP）などがある 1)。BFRs のなかで代表的な PBDEs には

209 の異性体が存在し、ポリ塩化ビフェニル（polychlorinated biphenyls: PCBs）や甲状腺

ホルモンと化学構造が類似している 2)。また、PBDEs の分解産物として臭素化ダイオキシ

ン類などが発生することが知られている 3)。PBDEs は空気や土壌などの環境中や野生生物、

ヒトからも検出されるほか、魚類 4)やハウスダスト 5)からも検出されることが報告されてい

る。 
 ところで、ヒトは環境からさまざまな化学物質を摂取している。塩素系化合物、臭素系

化合物、フッ素系化合物、重金属などの一部の化学物質は健康に悪影響を及ぼしている可

能性が指摘されているが、まだ不明な点が多い。 
本研究では、様々な電気･電子機器の火災事故を防ぐ目的で添加されている BFRs の曝露

によるヒトへの影響について検討する。特に、血中 PBDEs 濃度に着目し、研究① 採血日

時の違いによる濃度変化と、研究② 同一採血日における濃度の日内変動の関係について検

証した。 
 
B. 研究方法 

1. 試料 

 試料は、異なる採血日時の試料提供（研究①）と同一採血日への試料提供（研究②）に

参加した 3 名（男性 1 名、女性 2 名：44.0±12.5 歳）の末梢静脈血とし、試料の採取のため、

学内倫理委員会の承認を得たうえで、試料提供者からは書面による同意を得た。 
 なお、研究①「採血日時の違いによる濃度変化」については、2009 年 12 月、2010 年 9
月および 12 月に試料提供者から採血をした。また、研究②「同一採血日における濃度の日

内変動の関係」については、2011 年 11 月 22 日の就業前となる午前 8 時 30 分、昼食前の

午後 0 時および終業時間間際の午後 4 時 30 分にそれぞれ 3 回採血を行った。 
 
 



2. 化学分析 
 PBDEs のうち、Mono、Di、Tri、Tetra、Penta、Hexa、Hepta、Octa、Nona、Deca
の 10 種類の同族体に含まれる異性体 27 種（BDE-3、7、15、17、28、47、49、66、71、
77、85、99、100、119、126、138、153、154、156、183、184、191、196、197、206、
207、209）を対象とした。PBDEs の分析フローを図 1 に示す 6)。また、血中の PBDEs 濃

度分析における湿重あたりの定量下限値および検出下限値を表 1 に示す。 
 
       

  
 
 
 
                 
 
                   内部標準添加 13C12-PBDEs Mix 

 （クリーンアップスパイク） 
 
 
 
                   内部標準添加 13C12- ♯HxBDE( 138) 

    （シリンジスパイク） 
 

 
図 1. 分析フロー6) 

 

 
表 1. 湿重量あたりの定量下限と検出下限 

[検出下限] 
定量下限 検出下限 
pg/g wet pg/g wet 

MBDEs 下限 3 1 
DiBDEs 下限 0.6 0.2 
TrBDEs 下限 0.6 0.2 
TeBDEs 下限 0.6 0.2 
PeBDEs 下限 0.6 0.2 
HxBDEs 下限 0.6 0.2 
HpBDEs 下限 0.6 0.2 
OBDEs 下限 1 0.3 
NBDEs 下限 2 1 
DeBDE 下限 3 1 

試 料 

HRGC/HRMS 

濃 縮 

硫酸シリカゲルクリーンアップ 

一部分取 

粗抽出液 

溶解・抽出 



C. 結果と考察 

1． 採血日時の違いによるヒト血中 PBDEs 濃度変化 

化学分析の結果、全ての試料から PBDEs が検出された。試料提供者ごとの血中 PBDEs
濃度を表 2～4 に示す。総 PBDEs 濃度の最低値および最大値は湿重量あたりの最低値 15.3
（ID：Sub.B；表 2-2）~30.2 pg/g （ID：Sub.C；表 2-3）の範囲であった。異性体に着目

すると、BDE-47、BDE-153 および BDE-209 については、全ての試料から定量下限値以上

の値が得られた。 
 図 2 に被験者 3 名の採血日時の違いによる血中総 PBDEs 濃度の変動を示す。図から明

らかのとおり、採血日時の違いによる濃度変化については大きな違いは認められなかった。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 2．被験者 3 名の血中総 PBDEs 濃度の季節変動 

 
 
 
 
 
 



表 2. 異なる採血日時の血中 PBDE 濃度（湿重量あたり） 
ID Sub. A（女性） 

採血日 2009 年 12 月 2010年 9月 2010 年 12 月 平均試料重量 標準偏差 
試料量（g） 9.34  9.55  8.91  9.27  0.33  

異性体 濃度(pg/g-wet) 
BDE-3 0 0 0 0  0  
BDE-7 0 0 0 0  0  

BDE-15 0 0 0 0  0  
BDE-17 0 0 0 0  0  
BDE-28 (0.4)  (0.3)  (0.3)  0  0  
BDE-47 4.5 3.3 3.0  3.6  0.8  
BDE-49 (0.2)  0.2  0 0.1  0.1  
BDE-66 0 0 0 0  0  
BDE-71 0 0 0 0  0  
BDE-77 0 0 0 0  0  
BDE-85 0 0 0 0  0  
BDE-99 0.8 (0.5)  (0.5)  0.6  0.2  
BDE-100 0.7 (0.6)  (0.6)  0.6  0.1  
BDE-119 0 0 0 0  0  
BDE-126 0 0 0 0  0  
BDE-138 0 0 0 0  0  
BDE-153 2.5 2.1 2.0  2.2  0.3  
BDE-154 (0.2)  (0.2)  0 0.1  0.1  
BDE-156 0 0 0 0  0  
BDE-183 0 0 0 0  0  
BDE-184 0 0 0 0  0  
BDE-191 0 0 0 0  0  
BDE-196 0 0 0 0  0  
BDE-197 1.0  (0.9)  (0.9)  0.9  0.1  
BDE-206 0 0 0 0  0  
BDE-207 (1.0)  (0.9)  (0.8)  0.9  0.1  
BDE-209 7.0  6.0  10.0  7.7  2.1  
同族体 濃度(pg/g-wet) 

MBDEs 0 0 0 0  0  
DiBDEs 0 0 0 0  0  
TrBDEs (0.4)  (0.3)  (0.3)  0.3  0.1  
TeBDEs 4.7 3.5 3.2 3.8  0.8  
PeBDEs 1.5 1.1 1.1 1.2  0.2  
HxBDEs 2.8 2.4 2.2 2.5  0.3  
HpBDEs (0.3)  (0.3)  0 0.2  0.2  
OBDEs 1.8 1.9 1.8 1.8  0.1  
NBDEs (1.4)  (1.5)  (1.0)  1.3  0.3  
DeBDE 7.0  6.0  10.0  7.7  2.1  

Total PBDEs 19.9  17.0  19.6  18.8  1.6  
※）検出下限未満の N.D.については 0 換算、検出下限以上定量下限未満の値（カッコ付数字）は実数として扱う。 

 
 
 



表 3. 異なる採血日時の血中 PBDE 濃度（湿重量あたり） 
ID Sub. B（女性） 

採血日 2009 年 12 月 2010年 9月 2010 年 12 月 平均試料重量 標準偏差 
試料量（g） 7.36  9.50  9.05  8.64  1.13  

異性体 濃度(pg/g-wet) 
BDE-3 0 0 0 0  0  
BDE-7 0 0 0 0  0  

BDE-15 0 0 0 0  0  
BDE-17 0 0 0 0  0  
BDE-28 (0.2)  0 0 0.1  0.1  
BDE-47 2.2 1.5 1.1 1.6  0.6  
BDE-49 (0.3)  (0.3)  (0.3)  0.3  0.0  
BDE-66 0 0 0 0  0  
BDE-71 0 0 0 0  0  
BDE-77 0 0 0 0  0  
BDE-85 0 0 0 0  0  
BDE-99 (0.5)  (0.2)  0  0.2  0.3  
BDE-100 (0.3)  (0.3)  (0.2)  0.3  0.1  
BDE-119 0 0 0 0  0  
BDE-126 0 0 0 0  0  
BDE-138 0 0 0 0  0  
BDE-153 1.9 1.8 1.5 1.7  0.2  
BDE-154 (0.2)  (0.2) (0.2)  0.2  0.0  
BDE-156 0 0 0 0  0  
BDE-183 0 0 0 0  0  
BDE-184 0 0 0 0  0  
BDE-191 0 0 0 0  0  
BDE-196 0 0 0 0  0  
BDE-197 1.0  1.0  0.9  1.0  0.1  
BDE-206 0 0 0 0  0  
BDE-207 (1.5)  (1.1)  (1.3)  1.3  0.2  
BDE-209 15.0  7.0  11.0  11.0  4.0  
同族体 濃度(pg/g-wet) 

MBDEs 0 0 0 0  0  
DiBDEs 0 0 0 0  0  
TrBDEs (0.2)  0 0 0.1  0.1  
TeBDEs 2.4 1.8 1.3 1.8  0.6  
PeBDEs 0.9 0.7 (0.6)  0.7  0.2  
HxBDEs 2.1 2.0  1.7 1.9  0.2  
HpBDEs 0 0 (0.3)  0.1  0.2  
OBDEs 2.1 2.1 2.1 2.1  0.0  
NBDEs 2.9 (1.7)  2.2 2.3  0.6  
DeBDE 15.0  7.0  11.0  11.0  4.0  

Total PBDEs 25.6  15.3  19.2  20.0  5.2  
※）検出下限未満の N.D.については 0 換算、検出下限以上定量下限未満の値（カッコ付数字）は実数として扱う。 

 
 
 
 



表 4. 異なる採血日時の血中 PBDE 濃度（湿重量あたり） 
ID Sub. C（男性） 

採血日 2009 年 12 月 2010年 9月 2010 年 12 月 平均試料重量 標準偏差 
試料量（g） 9.22  9.92  9.17  9.44  0.42  

異性体 濃度(pg/g-wet) 
BDE-3 0 0 0 0  0  
BDE-7 0 0 0 0  0  

BDE-15 0 0 0 0  0  
BDE-17 0 0 0 0  0  
BDE-28 (0.3)  0 (0.2)  0.2  0.2  
BDE-47 3.6 1.9 1.7 2.4  1.0  
BDE-49 0 0 0 0  0  
BDE-66 0 0 0 0  0  
BDE-71 0 0 0 0  0  
BDE-77 0 0 0 0  0  
BDE-85 0 0 0 0  0  
BDE-99 0.9 (0.4)  (0.4)  0.6  0.3  
BDE-100 0.7 0.6 (0.6)  0.6  0.1  
BDE-119 0 0 0 0  0  
BDE-126 0 0 0 0  0  
BDE-138 0 0 0 0  0  
BDE-153 3.9 3.6 3.6 3.7  0.2  
BDE-154 (0.2)  0 (0.2)  0.1  0.1  
BDE-156 0 0 0 0  0  
BDE-183 0 (0.2)  0 0.1  0.1  
BDE-184 0 0 0 0  0  
BDE-191 0 0 0 0  0  
BDE-196 (0.3)  0 0 0.1  0.2  
BDE-197 2.1 2.0  1.7 1.9  0.2  
BDE-206 0 0 0 0  0  
BDE-207 (1.2)  (1.0)  (1.2)  1.1  0.1  
BDE-209 9.0  9.0  17.0  11.7  4.6  
同族体 濃度(pg/g-wet) 

MBDEs 0 0 0 0  0  
DiBDEs 0 0 0 0  0  
TrBDEs (0.3)  0  (0.2)  0.2  0.2  
TeBDEs 3.6 2 1.7 2.4  1.0  
PeBDEs 1.7 1.1 1.1 1.3  0.3  
HxBDEs 4.1 3.8 3.9 3.9  0.2  
HpBDEs 0.7 0.8 0.7 0.7  0.1  
OBDEs 4 3.9 3.4 3.8  0.3  
NBDEs (1.6)  (1.6)  2.2 1.8  0.3  
DeBDE 9.0  9.0  17.0  11.7  4.6  

Total PBDEs 25.0  22.2  30.2  25.8  4.1  
※）検出下限未満の N.D.については 0 換算、検出下限以上定量下限未満の値（カッコ付数字）は実数として扱う。 



2．同一採血日における濃度の日内変動の関係 

 表 5～7 に、それぞれ同一日 3 回の採血における 3 名（Sub. A、Sub. B、Sub. C）の試料

提供者の湿重量あたりの血中 PBDE 濃度分析結果を示す。 
 

表 5. 異なる採血時間における血中 PBDE 濃度（湿重量あたり） 
ID Sub. A（女性） 

採血時間 AM8:30 PM0:00 PM4:30 平均試料重量 標準偏差 
試料量（g） 9.06 9.13 9.18 9.12 0.06 

異性体 濃度(pg/g-wet) 
BDE-3 0 0 0 0 0 
BDE-7 0 0 0 0 0 

BDE-15 0 0 0 0 0 
BDE-17 0 0 0 0 0 
BDE-28 (0.3) (0.3) (0.3) 0.3 0 
BDE-47 3.0 3.4 4.1 3.5 0.6  
BDE-49 0 0 (0.4) 0.1  0.2  
BDE-66 0 0 0 0 0 
BDE-71 0 0 0 0 0 
BDE-77 0 0 0 0 0 
BDE-85 0 0 0 0 0 
BDE-99 (0.5) (0.5) (0.6) 0.5  0.1  
BDE-100 0.7 0.7 0.9 0.8  0.1  
BDE-119 0 0 0 0 0 
BDE-126 0 0 0 0 0 
BDE-138 0 0 0 0 0 
BDE-153 2.6 2.9 3.1 2.9  0.3  
BDE-154 0 (0.2) (0.3) 0.2  0.2  
BDE-156 0 0 0 0 0 
BDE-183 0 0 0 0 0 
BDE-184 0 0 0 0 0 
BDE-191 0 0 0 0 0 
BDE-196 0 0 (0.3) 0.1 0.2  
BDE-197 (0.8) (1.0) 1.1 1.0  0.2  
BDE-206 0 0 0 0 0 
BDE-207 (0.9) (1.0) (1.1) 1.0  0.1  
BDE-209 12 6 8 8.7  3.1  
同族体 濃度(pg/g-wet) 

MBDEs 0 0 0 0 0 
DiBDEs 0 0 0 0 0 
TrBDEs (0.3) (0.3) (0.3) 0.3 0.0 
TeBDEs 3.0 3.4 4.5 3.6 0.8 
PeBDEs 1.2 1.2 1.5 1.3 0.2 
HxBDEs 2.6 3.2 3.5 3.1 0.5 
HpBDEs (0.4) (0.3) (0.4) 0.4 0.1 
OBDEs 1.9 1.8 2.2 2.0 0.2 
NBDEs (0.9) (1.5) (1.8) 1.4 0.5 
DeBDE 12 6 8 8.7 3.1 

Total PBDEs 22.3 17.7 22.2 20.7  2.6 
※）検出下限未満の N.D.については 0 換算、検出下限以上定量下限未満の値（カッコ付数字）は実数として扱う。 



表 6. 異なる採血時間における血中 PBDE 濃度（湿重量あたり） 
ID Sub. B（女性） 

採血時間 AM8:30 PM0:00 PM4:30 平均試料重量 標準偏差 
試料量（g） 9.28 9.28 9.46 9.34 0.10 

異性体 濃度(pg/g-wet) 
BDE-3 0 0 0 0  0  
BDE-7 0 0 0 0  0  

BDE-15 0 0 0 0  0  
BDE-17 0 0 0 0  0  
BDE-28 0 0 0 0  0  
BDE-47 0.7 0.9 0.9 0.8  0.1  
BDE-49 0 (0.2) (0.3) 0.2  0.2  
BDE-66 0 0 0 0  0  
BDE-71 0 0 0 0  0  
BDE-77 0 0 0 0  0  
BDE-85 0 0 0 0  0  
BDE-99 0 0 0 0  0  
BDE-100 (0.2) (0.2) (0.3) 0.2  0.1  
BDE-119 0 0 0 0  0  
BDE-126 0 0 0 0  0  
BDE-138 0 0 0 0  0  
BDE-153 1.7 1.8 2.0 1.8  0.2  
BDE-154 (0.2) (0.2) (0.4) 0.3  0.1  
BDE-156 0 0 0 0  0  
BDE-183 0 0 (0.2) 0.1  0.1  
BDE-184 0 0 0 0  0  
BDE-191 0 0 0 0  0  
BDE-196 0 (0.5) (0.9) 0.5  0.5  
BDE-197 1.0 1.2 1.4 1.2  0.2  
BDE-206 0 (0.7) (0.9) 0.5  0.5  
BDE-207 (1.7) 2.4 2.9 2.3  0.6  
BDE-209 10 17 15 14.0  3.6  
同族体 濃度(pg/g-wet) 

MBDEs 0 0 0 0 0 
DiBDEs 0 0 0 0 0 
TrBDEs 0 0 0 0 0 
TeBDEs 0.9 1.1 1.3 1.1 0.2 
PeBDEs (0.4) (0.4) (0.5) 0.4 0.1 
HxBDEs 1.9 2.0 2.4 2.1 0.3 
HpBDEs (0.3) (0.4) (0.4) 0.4 0.1 
OBDEs 2.0 2.7 3.5 2.7 0.8 
NBDEs 2.4 3.5 4.2 3.4 0.9 
DeBDE 10 17 15 14.0  3.6  

Total PBDEs 17.9 27.1 27.3 24.1  5.4 
※）検出下限未満の N.D.については 0 換算、検出下限以上定量下限未満の値（カッコ付数字）は実数として扱う。 



表 7. 異なる採血時間における血中 PBDE 濃度（湿重量あたり） 
ID Sub. C（男性） 

採血時間 AM8:30 PM0:00 PM4:30 平均試料重量 標準偏差 
試料量（g） 9.77 10.00  9.36 9.71 0.32 

異性体 濃度(pg/g-wet) 
BDE-3 0 0 0 0  0  
BDE-7 0 0 0 0  0  

BDE-15 0 0 0 0  0  
BDE-17 0 0 0 0  0  
BDE-28 (0.2) 0 (0.2) 0.1  0.1  
BDE-47 2.4 2.1 2.5 2.3  0.2  
BDE-49 (0.2) 0 0 0.1  0.1  
BDE-66 0 0 0 0  0  
BDE-71 0 0 0 0  0  
BDE-77 0 0 0 0  0  
BDE-85 0 0 0 0  0  
BDE-99 (0.5) (0.4) 0.6 0.5  0.1  
BDE-100 0.6 0.6 0.7 0.6  0.1  
BDE-119 0 0 0 0  0  
BDE-126 0 0 0 0  0  
BDE-138 0 0 0 0  0  
BDE-153 3.6 3.2 3.2 3.3  0.2  
BDE-154 (0.4) (0.3) (0.3) 0.3  0.1  
BDE-156 0 0 0 0  0  
BDE-183 (0.2) 0 (0.2) 0.1  0.1  
BDE-184 0 0 0 0  0  
BDE-191 0 0 0 0  0  
BDE-196 (0.3) (0.3) (0.3) 0.3  0.0  
BDE-197 2.2 1.7 1.9 1.9  0.3  
BDE-206 0 0 0 0 0  
BDE-207 (1.9) (1.2) (1.5) 1.5  0.4  
BDE-209 11 6 14 10.3  4.0  
同族体 濃度(pg/g-wet) 

MBDEs 0 0 0 0 0 
DiBDEs 0 0 0 0 0 
TrBDEs (0.2) 0 (0.2) 0.1 0.1 
TeBDEs 2.6 2.1 2.7 2.5 0.3 
PeBDEs 1.1 1.1 1.4 1.2 0.2 
HxBDEs 4.2 3.6 3.6 3.8 0.3 
HpBDEs (0.6) (0.6) (0.5) 0.6 0.1 
OBDEs 4.3 3.6 3.8 3.9 0.4 
NBDEs 2.3 (1.4) 2.5 2.1 0.6 
DeBDE 11 6 14 10.3  4.0  

Total PBDEs 26.3 18.4 28.7 24.5  5.4 
※）検出下限未満の N.D.については 0 換算、検出下限以上定量下限未満の値（カッコ付数字）は実数として扱う。 



 表 5～7 に示した通り、分析対象とした PBDE 異性体のうち BDE-47（Tetra）、BDE-153
（Hexa）及び BDE-209（Deca）が全ての試料から定量下限値以上で検出された。 
 表 8 に同一日 3 回の採血において、全ての値が定量下限以上の結果を示した 3 つの異性

体（BDE-47：Tetra、BDE-153：Hexa、BDE-209：Deca）の濃度を示す。総 PBDEs 濃

度は、湿重量当たり 20.73±2.63~24.47±5.39 pg/g の範囲にあり、各試料提供者（Sub. A、

B、C）による大きな違いは認められなかった。なお、試料提供者は室内 PBDEs 濃度 0.014 
ng/m3（外気：0.017 ng/m3）の居室において就業していた。 
 同一日 3 回の採血による試料提供者毎の総 PBDEs 濃度の日内変動結果を図 3 に示す。 
各試料提供者による総 PBDEs 濃度の日内変動については、多少の増減はあるものの顕著な

差は認められなかった。 
 
 

表 8. 異なる採血時間における全試料中に存在する異性体の PBDE 濃度と 
総 PBDEs 濃度の分析結果（湿重量あたり：pg/g-wet） 

 
ID Sub. A Sub. B Sub. C 

同族体 異性体 採血時間 

Tetra-BDEs BDE-47 

AM8:30 3.0 0.7 2.4 
PM0:00 3.4 0.9 2.1 
PM4:30 4.1 0.9 2.5 

平均 3.50 0.83 2.33 
標準偏差 0.56 0.12 0.21 

Hexa-BDEs BDE-153 

AM8:30 2.6 1.7 3.6 
PM0:00 2.9 1.8 3.2 
PM4:30 3.1 2.0 3.2 

平均 2.87 1.83 3.33 
標準偏差 0.25 0.15 0.23 

Deca-BDE BDE-209 

AM8:30 12.0 10.0 11.0 
PM0:00 6.0 17.0 6.0 
PM4:30 8.0 15.0 14.0 

平均 8.67 14.00 10.33 
標準偏差 3.06 3.61 4.04 

      

Total PBDEs 

AM8:30 22.3 17.9 26.3 
PM0:00 17.7 27.1 18.4 
PM4:30 22.2 27.3 28.7 

平均 20.73 24.10 24.47 
標準偏差 2.63 5.37 5.39 

 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 3．同一日の採血時間の違いによる血中総 PBDEs 濃度 

 
 
D. 考察 
 研究①「採血日時の違いによる濃度変化」と、研究②「同一採血日における濃度の日内

変動」の結果から、生体試料内から PBDEs が検出され、特に BDE-47（Tetra）、BDE-153
（Hexa）及び BDE-209（Deca）が、全試料から定量下限値以上で検出された。これらの

異性体は工業製品（DE-83R、DE-71、DE-79）に含まれる主要異性体として知られる。研

究①で総 PBDEs 平均濃度は、試料重量あたり 21.56±3.62 pg/g-wet、研究②では 23.10±4.46 
pg/g-wet であり、総 PBDE 濃度に対する BDE-209（Deca）の割合は全試料間において高

く、その範囲は被験者にもよるが 3~6 割を占めた。 
 一方で、本研究の骨子である血中の PBDE 濃度の採血日時の違いと同一採血日による日

内変動については、明らかな傾向を見出すことができなかったものの、先に記す通り、定

量下限値以上で常に検出される異性体を見出したことは、これらの異性体が PBDE のヒト

への影響を考える上で、重要なマーカーとなり得ることを示唆している。 
 
E. おわりに 
近年の住宅環境は、断熱材等の性能向上からエネルギー効率は良くなったが、その一方

で気密性が高くなったことから、建材や家具等から放散される揮発性有機化合物による室

内空気の汚染が進んでいる。その影響として、シックハウス症候群が増加し、この原因と

なる物質は数多く患者によって異なる上、症状もさまざまであるとされる。諸症状に医学

的対応をしても原因物質がある限り完治することは困難で、予防医学的対応が最も有効で

あると考えられる。この問題を解決すべく、我々は千葉大学柏の葉診療所に環境医学診療

科を設置するとともに、シックハウス症候群の原因となる化学物質の放散を極力抑えた化



学物質低減住宅群を用いた産学連携研究「ケミレスタウン・プロジェクト」を展開してき

た。これまで遂行した研究知見によって、室内環境下に放散する化学物質を把握している

ことに加え、可能な限り低減した室内環境を実現した（図 4 参照）。 
ケミレスタウン内

の実証実験施設を本

研究遂行の主な測定

場所に利用する背景

は、通常の事務作業

に使用されるパソコ

ン、コピー機等の電

子機器の稼働にとも

な い 放 散 す る

PBDEs のヒトへの

曝露状況を把握する

ことが肝要なことに

よる。すなわち、本研究課題の骨子となる“BFRs” の由来となる通常の事務作業に使用され

るパソコン、コピー機等の電子機器の稼働による室内 BFRs 放散量と室内就業者の生体影

響を比較検討することを可能にしている。 
 本研究結果は、室内で働く就業者の BFRs 曝露状況を検討する上での、生体影響を探る

一つの指標を導く可能性を見出したといえよう。 
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第 7 章 ヘキサブロモシクロドデカン（HBCDs）の異性体別曝露モデルを用いたリスク

評価に関する研究 
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研究要旨 

 今日、火災による経済的・人的損失を防ぐために様々な製品に難燃剤が使用されている。

難燃剤にはリン系難燃剤や臭素系難燃剤、無機系難燃剤などがあり、その内の臭素系難燃

剤の一種であるヘキサブロモシクロドデカン（HBCDs）は主に樹脂製品や繊維製品、電化

製品に使用されている。しかし、HBCDs は難分解性・高蓄積性・毒性・長距離移動性が懸

念されており 1)、新たな製造・使用が禁止される見込みがあり、実際の出荷量も減少してい

る 2)。新たな製造・使用が禁止された後でも、難燃剤として HBCDs が既に使用されている

製品からの環境中への排出と、それに伴う人への曝露と環境中への残存は問題になる。そ

れゆえに、本研究では排出量と曝露量の関係を明らかにするために、HBCDs が排出されて

から環境中を移動し、人へ曝露するまでの経路を α-HBCD と β-HBCD、γ-HBCD の三種類

の異性体別に解析した。まず排出インベントリを作成して排出量を推定した。次に、環境

動態モデルを作成して、排出インベントリで推定した排出量をそのモデルに代入すること

で環境中濃度を求めた。その環境中濃度と新たに作成した曝露モデルを用いて、環境中濃

度から摂取物濃度、さらに、摂取物濃度から人の曝露量を求めた。これらの過程を通して、

HBCDs の摂取比率と実際の曝露量を異性体別に推定した。また、作成した環境動態モデル

と曝露モデルの妥当性に関しては、環境中濃度と人への曝露量をそれぞれ実測値と比較す

ることで検証を行った。推定した環境中濃度を比較すると、各製品の各工程由来の環境中

存在量は押出発泡ポリスチレン（XPS）の製品製造工程が最大で、それに次いで、繊維製

品の防炎染色工程が大きかった。各製品由来のメディア別の環境中存在量は、繊維製品由

来では底質が最大で、XPS 由来とビーズ法発泡ポリスチレン（EPS）由来では土壌が最大

で、各製品の各メディアの和を比較すると、XPS が最大で、それに次いで、繊維製品、EPS
の順で大きかった。異性体組成に関しては、大気と土壌、底質では α-HBCD が、水では

γ-HBCD が多くを占めた。また、推定した曝露量を比較すると、全異性体で魚介類による

曝露量が最大で、それに次いで、葉物野菜類が大きかった。 
 
 
 
 
 
 



A. 研究目的 

 今日、火災による経済的・人的損失を防ぐために様々な製品に難燃剤が使用されている。

その難燃剤の内、臭素系難燃剤の一種である HBCDs は樹脂製品や繊維製品、電化製品に

多用されている。樹脂製品では XPS や EPS に使用されており建材の難燃剤として難燃効

果を発揮している。繊維製品では防炎染色工程を経ることでカーテンの難燃化に役立って

いる。電化製品では耐衝撃性発泡ポリスチレン（HIPS）に使用されており、電化製品の難

燃化に役立っている。しかし、近年 HBCDs の難分解性・高蓄積性・毒性・長距離移動性

が懸念されており、HBCDs の新たな製造・使用が禁止される見込みがあり、実際の HBCDs
の出荷量も減少してきている。このように HBCDs の製造・使用が禁止された後でも、既

に難燃剤として HBCDs が使用されていた製品による環境中への HBCDs の排出による、

HBCDs の環境中への残存と人への曝露は未だ問題となっている。この人への曝露を効果的

に削減するためには、人への曝露に最も影響する排出経路を明らかにする必要がある。そ

こで、本研究では、HBCDs の人への曝露に最も影響の大きい排出経路を明らかにすること

を目的として、排出インベントリと環境動態モデル、曝露モデルを作成して、排出量と環

境中濃度、曝露量の関係を明らかにするとともに、推定した排出量を代入することで環境

中濃度と曝露量を推定した。 
 
B. 研究方法 

 HBCDs の排出インベントリの作成に関しては、HBCDs の環境中への排出を把握する上

で、重要な排出源である製品を選び、それぞれの製品の各工程での環境への排出量を異性

体別に推定した。本研究では、HBCDs の環境中への排出における重要な排出源として、繊

維製品のカーテンと樹脂製品の XPS、EPS を対象とした。電化製品に使用されている HIPS
は考慮しなかった。繊維製品の工程は、HBCD 製造、コンパウンド化、防炎染色、縫製、

製品使用、廃棄の 6 工程として、XPS と EPS の工程は、HBCD 製造、製品製造、施工、

製品使用、廃棄の 5 工程とした。排出量の推定値は、サブスタンスフローの値を基本とし

て、排出量の実際の値による異性体組成と仮定した異性体組成を用いて、異性体別に算出

した 3）。 
 HBCDsの環境動態モデルの作成に関しては、Mackay型の多媒体環境運命予測モデルの、

系外とのやりとりやメディア間の非平衡状態を考慮したレベル 3 を使用し、地理的範囲を

日本とした 4)。メディアは大気と水、土壌、底質と設定した。異性体別にパラメータ値が表

せない場合は同じ値を使用した。 
 これらの排出インベントリと環境動態モデルを用いて、環境中濃度を推定した。その環

境中濃度に各メディアの体積を乗じて環境中存在量を算出して各メディア中の HBCDs を

比較した。また、各製品の工程別の排出量の環境中存在量への寄与も比較した。 
 HBCDs の曝露モデルの作成に関しては、各メディア中の HBCDs が摂取物へ移動する部

分は、USES2.0 で使用されている関係式を用いた 5)。また、その摂取物を人が曝露する量



については、暴露係数ハンドブックの値を用いた 6)。 
 以上のように、排出量から環境中濃度、環境中濃度から摂取物の濃度、摂取物の濃度か

ら曝露量を表した変換行列をそれぞれ作成して、それぞれを乗じることで排出量と曝露量

の関係を明らかにした。また、排出インベントリで推定した排出量とその変換行列を用い

ることで、実際の曝露量を推定した。なお、環境動態モデル・曝露モデルの詳細は、結果

と考察にて述べた。 
 
C. 結果と考察 

1. HBCDs の排出インベントリ 

 HBCDs は繊維製品と樹脂製品の 2 種類に使用されている。HBCDs が使用されている繊

維製品はカーテンで、HBCDs が使用されている樹脂製品には XPS、EPS、HIPS があるが、

本研究では HIPS は考慮しなかった。表 1,2,3 に繊維製品と XPS、EPS の各工程における

異性体別の排出量を示した。 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
  
 

排出先 異性体 HBCD製造 コンパウンド 防炎染色 縫製 製品使用 廃棄
α 5.21E-04 1.17E-05 9.86E-04 7.91E-05 2.78E-05 1.39E-03
β 5.21E-04 2.91E-06 6.44E-04 5.83E-05 5.48E-06 1.02E-03
γ 5.21E-04 5.10E-06 3.59E-03 1.75E-04 4.12E-06 3.07E-03
α 4.10E-08 2.36E-01 4.01E-01 2.15E-05 1.86E-02 3.76E-04
β 4.10E-08 5.91E-02 1.05E-01 1.58E-05 1.13E-02 2.77E-04
γ 4.10E-08 1.03E-01 3.48E+00 4.74E-05 8.93E-03 8.31E-04

大気

水

排出先 異性体 HBCD製造 製品製造 施工 製品使用 廃棄
α 2.36E-03 1.12E-01 1.78E-03 4.96E-04 6.82E-03
β 2.36E-03 2.15E-02 7.69E-04 2.24E-04 2.95E-03
γ 2.36E-03 2.25E-02 3.84E-04 1.41E-03 1.47E-03
α 9.28E-08 2.07E-03 4.82E-04 0 1.85E-03
β 6.70E-08 2.83E-04 2.08E-04 0 8.00E-04
γ 3.97E-07 3.46E-04 1.04E-04 0 4.00E-04

大気

水

排出先 異性体 HBCD製造 製品製造 施工 製品使用 廃棄
α 1.75E-04 8.32E-03 2.84E-05 3.68E-05 1.09E-04
β 1.75E-04 1.59E-03 3.42E-05 1.66E-05 1.31E-04
γ 1.75E-04 1.66E-03 1.54E-04 1.05E-04 5.92E-04
α 6.88E-09 7.67E-04 7.71E-06 0 2.96E-05
β 4.97E-09 1.05E-04 9.27E-06 0 3.55E-05
γ 2.94E-08 1.28E-04 4.19E-05 0 1.61E-04

大気

水

表 1. 繊維製品の各工程における異性体別の排出量 （t/year） 

表 2. XPS の各工程における異性体別の排出量 （t/year） 

表 3. EPS の各工程における異性体別の排出量 （t/year） 



各製品の各工程における総排出量を大気への排出と水への排出で分類して比較したもの

を図 1 及び 2 に示す。ここで、総排出量とは α-HBCD と β-HBCD、γ-HBCD の和を表して

いる。図 1 より、大気への排出に最も寄与しているのは XPS の製品製造工程であった。排

出インベントリ内では、製品製造工程では排出水と排出ガスが考えられているが、その内

の排出ガスが大気への排出に大きく影響していた。また、図 2 より、水への排出に最も寄

与しているのは繊維製品の防炎染色工程であり、それに次いでコンパウンド工程が寄与し

ていた。これらの工程では、排水汚泥中の HBCDs や廃容器に付着した HBCDs が廃棄工

程で処理された後に水へ排出される量の影響は小さく、直接排水として水へ排出される量

の影響が大きいために HBCDs の水への排出量が大きくなっていた。 
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図 1. 各製品の各工程における大気への総排出量（t/year） 

図 2. 各製品の各工程における水への総排出量（t/year） 



図 1 及び 2 に示した大気への排出と水への排出の全製品による排出量を加えた総排出量

を比較したものを図 3 に示す。図 3 より、大気への排出量に比べて圧倒的に水への排出量

の方が大きく、特に繊維製品による排出の寄与が大きいことが分かった。 
 
 

 
 
 

 
 
2. HBCDs の環境動態モデル 

HBCDs の環境中での挙動を調べるために、本研究では Mackay モデルを使用した。

Mackay モデルでは、環境が大気、水、土壌、底質等のメディアから構成されるとしており、

Mackay モデルの使用により、あるメディアに対象物質が排出された場合の、各メディアで

の対象物質の環境中濃度を求めることができる。 
 Mackay モデルにはレベル 1～4 まであり、レベルの数字が増えていくにつれ考慮する要

素が増えていく。レベル 1 モデルでは、密閉系を仮定して系内の全てのメディアで平衡に

なるように対象物質が分配される。レベル 2 モデルでは、レベル 1 に加え、系外との物質

のやりとりも考慮されて、系外からの流入と系外への流出が等しくなる状態が考慮される。

レベル 3 モデルでは、レベル 2 モデルに加え、降雨に伴う対象物質の移動などメディア間

の非平衡状態が考慮される。レベル 4 モデルでは、非平衡状態、非定常状態を考え、微分

方程式により濃度の時間変化が考慮される。本研究では Mackay モデルのレベル 3 モデル

を使用した。 
 Mackay モデルの作成に使用した HBCDs の物性値と地理パラメータを表 4 と表 5～8 に

示す。また、Mackay モデルで使用した大気と水の間の輸送経路を図 4 に、大気と土壌の間

の輸送経路を図 5 に、水と底質の間の輸送経路を図 6 に示した。 
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α-HBCD β-HBCD γ-HBCD
モル質量 (g/mol) 641.7 641.7 641.7
融点 (K) 453 444 481
蒸気圧 (Pa) 9.15E-08 5.54E-08 4.33E-12
水への溶解度 (mol/m³) 8.08E-05 3.54E-05 2.59E-06
水-オクタノール分配係数の対数値 5.75 5.79 6.25
大気-水分配係数の対数値 -6.34 -6.20 -9.17
大気-オクタノール分配係数の対数値 12.09 11.99 15.42

面積 (m²) 4.72E+11
高さ (m) 6.00E+03
体積 (m³) 2.83E+15
密度 (kg/m³) 1.20
体積分率（大気中のガス態） (m³/m³) 1.00
体積分率（大気中のエアロゾル） (m³/m³) 2.00E-11
体積（エアロゾル） (m³) 5.67E+04
密度（エアロゾル） (kg/m³) 1.50E+03

面積 (m²) 9.45E+10
深さ (m) 1.00E+01
体積 (m³) 9.45E+11
密度 (kg/m³) 1.00E+03
体積分率 (水中の懸濁物質を除いた水) (m³/m³) 1.00
体積分率 (水中の懸濁物質) (m³/m³) 5.00E-06
体積 (水中の懸濁物質) (m³) 4.72E+06
密度 (水中の懸濁物質) (kg/m³) 1.50E+03
有機炭素割合 (水中の懸濁物質) (kg/kg) 1.67E-01

面積 (m²) 9.45E+10
深さ (m) 3.00E-02
体積 (m³) 2.83E+09
体積分率 (底質中の固体粒子) (m³/m³) 3.70E-01
体積 (底質中の固体粒子) (m³) 1.05E+09
密度 (底質中の固体粒子) (kg/m³) 1.50E+03
有機炭素割合 (底質中の固体粒子) (kg/kg) 5.00E-02
体積分率 (底質中の水) (m³/m³) 6.30E-01
体積 (底質中の水) (m³) 1.79E+09

面積 (m²) 3.78E+11
深さ (m) 1.50E-01
体積 (m³) 5.67E+10
体積分率 (土壌中の固体粒子) (m³/m³) 5.00E-01
体積 (土壌中の固体粒子) (m³) 2.83E+10
密度 (土壌中の固体粒子) (kg/m³) 2.40E+03
有機炭素割合 (土壌中の固体粒子) (kg/kg) 2.00E-02
体積分率 (土壌中の空気) (m³/m³) 2.00E-01
体積 (土壌中の空気) (m³) 1.13E+10
密度 (土壌中の空気) (kg/m³) 1.20
体積分率 (土壌中の水) (m³/m³) 3.00E-01
体積 (土壌中の水) (m³) 1.70E+10
密度 (土壌中の水) (kg/m³) 1.00E+03

表 4. HBCDs の物性値 

表 5. 大気の地理パラメータ 表 6. 水の地理パラメータ 

表 7. 土壌の地理パラメータ 表 8. 底質の地理パラメータ 



 
 

 

 
 

 

 

図 4. 大気と水の間の輸送経路 

図 5. 大気と土壌の間の輸送経路 

図 6. 水と底質の間の輸送経路 



図 4～6 で示した輸送経路以外に土壌から水への輸送がある。土壌から水への輸送は水の

流出、土壌粒子の流出による輸送が挙げられる。水の流出による輸送とは降雨時などに土

壌から流出する水によって HBCDs が土壌から水へ移動する輸送のことである。土壌粒子

の流出による輸送とは降雨時などの水の流出に伴い流出する土壌粒子によって HBCDs が

土壌から水へ移動する輸送のことである。 
メディア間の輸送だけでなく、系外への輸送もある。系外への輸送として挙げられるの

は、大気と水からの国外への移流、大気からの成層圏への輸送、土壌からの地下水への浸

透、底質からの底質深層への埋没がある。 
HBCDs の環境中での挙動を把握するために、輸送経路と系外への輸送の把握とともに、

HBCDs の反応による増加と減少を考慮する必要がある。HBCDs 自体の反応として異性化

と分解が挙げられる。異性化は HBCDs の環境動態を異性体別に評価する上で重要なプロ

セスの一つである。異性化の種類として光異性化、熱異性化などがあるが、本研究の異性

化は光異性化に着目した。 
 本来ならば異性化反応は各メディアで異性体別に異なる反応定数を適用すべきである。

しかし十分なデータが得られなかったため、本研究では、Harrad ら 7)によるメタノール中

の HBCD 光異性化実験の結果から求められた異性化反応定数を全てのメディアに適用した。

実験結果から算出した異性化反応定数を表 9 に示した。 
 
 

 
 
 メタノール中の HBCD の光異性化反応は γ→αと β→αが主な反応となっており、光異性

化反応にのみ着目した場合、α-HBCD の増加量が大きいことが推定された。 
 また、各メディアでの分解反応における異性体別の半減期を表 10 に示した。 
 
 

 
  
以上の各要素から構成される環境動態モデルを用いて環境中濃度を求めた。大気と水へ

の単位排出（1 mol/h）による各製品由来の各メディアでの環境中存在量（mol）と異性体

組成を図 7～10 に示す。ここで、環境中総存在量とは α-HBCD と β-HBCD、γ-HBCD の和

を表している。 

α→β α→γ β→α β→γ γ→α γ→β
異性化反応定数 (1/h) 2.03E-04 2.77E-04 1.42E-03 2.91E-04 1.78E-03 3.13E-04

メディア α-HBCD β-HBCD γ-HBCD
大気 1.34E+01 1.34E+01 1.34E+01
水 9.88E+02 9.19E+02 6.83E+02
土壌 1.13E+03 6.80E+02 1.04E+03
底質 1.28E+03 7.20E+02 9.20E+02

表 9. 異性化反応定数 

表 10. 各メディアでの異性体別半減期（day） 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
図 7 及び 8 より、大気へ排出した HBCDs は土壌へ移動しやすく、水へ排出した HBCDs

は底質へ移動しやすいことが分かった。それに次いで、排出先のメディアへの残存量が大

きかった。図 9 及び 10 より異性体組成は土壌と底質では α-HBCD が最大の割合を占めて

おり、大気と水では排出異性体が最大の割合を占めていた。ただし、γ-HBCD の水への排

出の場合のみ、大気中の異性体組成は α-HBCD が最大の割合を占めていた。 
 推定した排出インベントリを環境動態モデルに代入して、実際の環境中存在量を推定し

た。繊維製品由来と XPS 由来、EPS 由来の環境中存在量と異性体組成を図 11 及び 12 に示

した。 
図 11 より、各製品の各工程由来の環境中総存在量を比較すると、XPS 由来の環境中総存

在量が最大で、それに次いで、繊維製品、EPS の順で大きかった。各工程由来の環境中総

存在量を比較すると、XPS の製品製造工程が最大で、それに次いで、繊維製品の防炎染色

工程が大きかった。XPS の製品製造工程由来の環境中総存在量が最大だった理由は、製品

製造工程の大気への排出が大きかったためであると考えられる。繊維製品の防炎染色工程

の排出量の方が大きかったが、製品製造工程由来の環境中存在量の方が大きかったことか

ら、大気へ排出した HBCDs が土壌へ移動する影響が水へ排出した HBCDs が底質へ移動

する影響よりも大きいと考えられる。 
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図 7. 大気への異性体別単位排出による各

メディアの環境中総存在量（mol） 
図 8. 水への異性体別単位排出による各メ

ディアの環境中総存在量（mol） 

図 9. 大気への異性体別単位排出による各メ

ディアの環境中存在量の異性体組成 
図 10. 大気への異性体別単位排出による各メ

ディアの環境中存在量の異性体組成 



 
 

 
 
 

 

 
 
 
図 12 より、各製品の各工程由来の環境中存在量の異性体組成は全ての工程で 70%以上を

α-HBCD が占めた。この理由として、大気への排出において最大の排出量をもつ排出経路

である XPS の製品製造工程で最大の排出異性体が α-HBCD である点と、環境動態モデル内

での光異性化の影響で多くの β-HBCD と γ-HBCD が α-HBCD に異性化する点が挙げられ

る。 
次に、各メディアでの各製品由来の環境中総存在量を図 13 に、異性体組成を図 14 に示

す。これらの値は各製品の各工程由来の環境中総存在量の和をメディア別に表している。 
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図 11. 各製品の各工程由来の環境中総存在量（mol） 

図 12. 各製品の各工程由来の環境中存在量の異性体組成 
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図 13 より、大気への排出に比べて水への排出の方が大きい繊維製品による環境中総存在

量は底質が大きく、水への排出に比べて大気への排出の方が大きい XPS と EPS による環

境中総存在量は土壌が大きいことが分かった。対象とした全ての製品の環境中総存在量を

加えると、土壌の環境中総存在量が最大で、それに次いで、底質、水、大気が大きかった。

図 3 のように水への排出が大気への排出に比べて圧倒的に大きいにも関わらず、土壌の環

境中総存在量が最大になるのは、前述の通り、大気へ排出した HBCDs が土壌へ移動する

影響の方が水へ排出した HBCDs が底質へ移動する影響よりも大きいことが理由であると

考えられる。 
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図 13. 各メディアでの各製品由来の環境中総存在量（mol） 

図 14. 各製品による各メディアの環境中存在量の和の異性体組成 



図 14 より、土壌と底質の環境中存在量の異性体組成では全ての製品由来の環境中存在量

において α-HBCD が大きな割合を占めた。繊維製品由来の環境中総存在量に関しては、大

気と水のみ γ-HBCD が大きな割合を占めたが、その理由として、繊維製品由来の大気の環

境中存在量に関しては繊維製品による大気への排出の最大の排出経路である廃棄工程の排

出異性体の約 60%を γ-HBCD が占めており、その大気へ排出した γ-HBCD が γ-HBCD と

して大気に残存する影響が、繊維製品による最大の排出経路である防炎染色工程で水へ排

出された γ-HBCD が大気へ移動して α-HBCD となる影響よりも大きいことが考えられる

（図 9,10）。また、繊維製品由来の水の環境中存在量に関しては繊維製品の水への排出の最

大の排出経路である防炎染色工程の排出異性体が γ-HBCD が約 90%を占めており、その

γ-HBCD が γ-HBCD として水に残存するためであると考えられる。 
 
3. HBCDs の曝露モデル 

HBCDs の人への曝露量を求めるためには、各メディアの HBCDs の環境中濃度に影響を

受けた摂取物中の HBCDs の濃度と、それらの摂取量を求める必要がある。本研究では、

摂取物中の HBCDs の濃度を求める際に USES2.0 を使用し 5)、摂取量は暴露係数ハンドブ

ックの値を使用した 6)。曝露経路に関しては、呼吸による摂取と飲料水による摂取、魚介類

による摂取、土壌摂食による摂取、葉物野菜による摂取、根菜類による摂取、肉類による

摂取、牛乳・乳製品による摂取の 8 種類を設定した。 
 HBCDs の排出量（kg/h）から環境中濃度（kg/m3）への変換行列 A と、環境中濃度から

摂取物濃度への変換行列 B、摂取物濃度から人への曝露量（kg/h）への変換行列 C をそれ

ぞれ求めて、それらを乗じることで、HBCDs の排出量から人への曝露量への変換行列

C×B×A（式(1)）を求めた。 
 
 E  (α)E (α)E  (α)E (α)E (α)E (α)E (α)E (α)E  (β)⋮E (γ)

= （C × B × A） ×

I (α)I (α)I (α)I (α)I (β)⋮I (γ)
 式(1) 

 
 
 
 

E：曝露量（kg/h） 
I：排出量（kg/h） 



変換行列 C×B×A の値のうち、大気への排出と水への排出による摂取比率の推定結果を図

15 及び 16 に示した。 
図 15 より、大気への排出による摂取比率が最大の経路は、全異性体において葉物野菜類

だった。それに次いで、α-HBCD では魚介類、肉類、根菜類の順で大きく、β-HBCD と

γ-HBCD では肉類、根菜類、魚介類の順で大きかった。 
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図 15. 大気への異性体別単位排出による曝露経路別の摂取比率 

図 16. 水への異性体別単位排出による曝露経路別の摂取比率 



大気への排出による最大の摂取比率の経路が葉物野菜類であるのは以下の理由が考えら

れる。まず、大気へ排出した HBCDs は土壌に最も多く移動し、その際に排出異性体に関

わらず α-HBCD への異性化の影響により α-HBCD が異性体割合の多くを占めた。α-HBCD
の環境中濃度から摂取物濃度への移動に関しては、環境中濃度が最大である土壌の環境中

濃度の影響を最も強く受けるのが葉物野菜類で、摂取量に関しては、葉物野菜類が対象と

している 8 経路の中では呼吸に次いで大きかった。以上の排出から曝露までの各種の影響

こそが葉物野菜類が最大の摂取比率を示す経路になる理由であると考えられる。 
図 16 より、水への排出による摂取比率が最大の経路は、全異性体において魚介類で、そ

れに次いで飲料水が大きかった。水への排出による最大の摂取比率の経路が魚介類である

のは以下の理由が考えられる。まず、水への単位排出は底質を除けば水に最も残存するこ

とになり、その際の異性体割合は排出異性体が最大となった。環境中濃度から摂取物濃度

への移動に関しては、環境中濃度が最大である水の環境中濃度の影響を最も強く受けるの

が全異性体において魚介類で、摂取量に関しては、最大ではなくとも大きかった。以上の

排出から曝露までの各種の影響こそが魚介類が最大の摂取比率を示す経路になる理由であ

ると考えられる。 
これらの摂取比率と排出インベントリを合わせることで、実際の人への曝露量を推定し

た。その推定結果を図 17 に示す。 
 
 

 
 

 
 
図 17 より、全異性体において魚介類による曝露量が最大であった。魚介類が最大の曝露

量を持つ曝露経路である理由として、水への排出量が大気への排出量に比べて圧倒的に大
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図 17. 各曝露経路による異性体別曝露量（ng/人・day） 



きい点と、それによって水の環境中濃度が大きくなっている点、さらに、魚介類は水を直

接摂取するために魚介類中に水中の HBCDs が濃縮しやすい点が挙げられる。魚介類中の

HBCDs の異性体組成を比較して α-HBCDs が最大となっている理由として、環境中へ排出

された HBCDs が各メディアへ移動する際の全異性体の α-HBCD への異性化、ならびに、

環境中の HBCDs が魚介類へ移動する際の α-HBCD の最大の生物濃縮係数が挙げられる。

また、魚介類に次いで根菜類、葉物野菜類、肉類、牛乳・乳製品の曝露量が大きいのは、

図 15 のように大気への排出による影響が理由として考えられる。推定結果より、魚介類が

最大の曝露経路であることが分かったので、人への曝露を効果的に削減するためには魚介

類による曝露量に最も大きく影響する水の環境中濃度を減少させる必要がある。水の環境

中濃度を減少させるためには、水の環境中濃度に最も大きく影響する繊維製品による水へ

の排出、特に、防炎染色工程での水への排出を削減する必要があると考えられる。また、

HBCDs の使用が禁止された後には、製品使用工程と廃棄工程での水への排出を削減する必

要があると考えられる。 
 
4. モデルの妥当性の検証 

 排出インベントリを推定して、作成した環境動態モデルと曝露モデルに代入することで

実際の環境中濃度と曝露量を推定したが、これらの推定結果が確かなものであるためには、

作成した環境動態モデルと曝露モデルの妥当性の検証が必要である。その検証を環境中濃

度と曝露量のそれぞれで推定値と実測値を比較することで行った。 
 実測値に関する情報を得るために、京都市東北部クリーンセンターで焼却排ガスと焼却

残渣、焼却飛灰を、京都大学内の実験系排水最終貯留施設周辺で一般環境中の大気や土壌

を採取して、それらの HBCDs 濃度を分析した。その分析結果を表 11 に示す。 
 
 

 
 
表 11 では、検出下限以上定量下限未満の濃度は括弧付きの数字で、検出下限未満は「＜

検出下限値」で表している。 
 推定した環境中濃度と表 11 の値も一部として含めた実測値の比較結果を図 18に示した。 

ガス態 粒子態 ガス態 粒子態
サンプル量 1008 m³ 1008 m³ 0.598 m²・day 50.0 g 3.062 m³ 3.062 m³ 20.2 g 20.1 g
単位 pg/m³ pg/m³ pg/m²/day pg/g ng/m³ ng/m³ ng/g ng/g
α-HBCD ＜2 8 17000 1200 ＜0.5 ＜0.5 ＜0.08 ＜0.08
β-HBCD ＜2 (2) ＜3000 (60) ＜0.5 ＜0.5 ＜0.08 ＜0.08
γ-HBCD ＜2 9 (3000) 690 ＜0.5 ＜0.5 ＜0.08 ＜0.08
和 ＜2 19 20000 2000 ＜0.5 ＜0.5 ＜0.08 ＜0.08
定量/検出下限
α-HBCD 5/2 5/2 8000/3000 100/30 2/0.5 2/0.5 0.2/0.08 0.2/0.08
β-HBCD 5/2 5/2 8000/3000 100/30 2/0.5 2/0.5 0.2/0.08 0.2/0.08
γ-HBCD 5/2 5/2 8000/3000 100/30 2/0.5 2/0.5 0.2/0.08 0.2/0.08

焼却飛灰サンプル名 大気降下物 土壌
焼却排ガス大気

焼却残渣

表 11. HBCDs の測定分析結果 



 

 
 
図 18 より、大気と水では推定値が実測値の 1/10 程度の大きさになっていた。また、土

壌では実測値と推定値の差がメディア間で最大となっており、推定値が実測値の 1/100 程

度の大きさになっていた。底質では実測値と推定値の差がメディア間で最小となっており、

推定値が実測値の 1/2 程度の大きさになっていた。この差に関して、各メディアにおいて共

通して考えられる原因は、排出インベントリで推定した排出量を小さく見積もっている可

能性である。さらに、環境動態モデル内で異性化ではなく、直接減少する過程、すなわち、

分解反応や系外流出を大きく見積もっている可能性もあると考えられる。 
推定した曝露量、ならびに摂取物濃度と実測値 8),9),10),11)の比較結果を表 12 に示す。 
 

 

 
 
表 12 より、魚介類中の濃度のモデル推定値は文献レビューによる平均値の 1/20 程度の

大きさで、一日摂取量のモデル推定値は文献レビューによる平均値の 1/60 程度の大きさに

なっていた。文献レビューによる魚介類中の濃度の最小値はモデル推定値よりも小さかっ

たので、モデル推定値は最小値と最大値の範囲には入っているものの、平均値とは大きな

差があった。また、文献レビューによる魚介類の一日摂取量の最小値は 104.2 (ng/人・day)
で、モデル推定値はこの値の 1/30 程度の大きさだった。魚介類中の濃度におけるモデル推

図 18. 環境中濃度の推定値と実測値の比較結果 

表 12. 魚介類中の濃度と魚介類の一日摂取量に関する比

：一般環境 
：排出点近傍 



定値と文献レビューによる平均値の差よりも、魚介類による一日摂取量におけるモデル推

定値と文献レビューによる平均値の差の方が大きいので、魚介類中濃度だけでなく、魚介

類の摂取量も小さく見積もっていると考えられる。魚介類中の濃度は曝露モデル内では、

水の環境中濃度に魚介類の生物濃縮係数を乗じて算出しているので、水の環境中濃度に直

接影響を受けている。水の環境中濃度に関しては、前述の環境中濃度の推定値と実測値の

比較による妥当性の検証により、推定値は実測値の 1/20～1/10 程度の大きさだった。この

水の環境中濃度の推定値が実測値により近づけば魚介類中の濃度、ならびに、魚介類の一

日摂取量のモデル推定値と文献レビューによる平均値の差は小さくなる。 
 排出インベントリと環境動態モデル、曝露モデルを合わせて排出量から曝露量を推定し

ているので、環境中濃度の推定値と実測値の差がそのまま曝露量の推定値と実測値の差に

も影響する。それゆえに、排出インベントリと環境動態モデルにより推定された環境中濃

度を実測値により近づけていくことが最優先事項となると考えられる。また、曝露量に関

しても魚介類のみではなく、他の曝露経路の曝露量の実測値との比較が必要で、そのため

に実測値として文献値を引用するだけでなく、各摂取物中の濃度の測定実験を重ねること

で情報を蓄積していくことが求められる。 
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