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略語一覧 

 

ABS ：Alkylbenzene sulfonic acid 

ATM ：Ataxia telangiectasia mutated 

BSFGE ：Biased sinusoidal field gel electrophoresis 

DAPI ：4',6-Diamidino-2-phenylindole, dihydrochloride 

DCFH-DA ：6- carboxy -2,7'-diclorodihydrofluorescein diacetate 

DMEM ：Dulbecco’s modified eagle medium 

DNA ：Deoxyribonucleic acid 

DNA-PK ：DNA-dependent protein kinase 

DSBs ：Double strand breaks 

EDTA ：Ethylene diamine tetraacetic acid 

FBS ：Fetal bovine serum 

FCM ：Flow cytometer 

FITC ：Fluorescein 

HPLC ：High performance liquid chromatography 

IC50 ：Inhibitory concentration 50% 

LAS ：Linear alkylbenzene sulfonic acid 

LC50 ：Lethal concentration 50% 

NAC ：N-acetylcysteine 

NBD-PC ：NBD-phosphatidylcholine：1-acyl-2-[6-[(7-nitro- 2-1,3- benzoxadiazol 4-yl) 

amino] caproyl] -sn-glycero-3-phosphocoline 

NPEO ：Nonylphenol polyethoxylate 

oc-DNA ：Open circular DNA 

PBS(-) ：Phosphate-buffered saline (-) 

PC ：Phosphatidylcholine 

PDL ：Population doubling level 

PI ：Propidium iodide 

PMSF ：Phenylmethylsulfonyl fluoride 

PVDF ：Polyvinylidine fluoride 

ROS ：Reactive oxygen species 

sc-DNA ：DNA supercoil 

SDS-PAGE：Poly-Acrylamide Gel Electrophoresis 

Tris-HCl ：Tris (hydroxymethyl) aminomethane 

UV ：Ultraviolet 

γ-H2AX ：Phosphorylation of histone H2AX 
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緒論 

我々の日常生活を支えている多くの人工化学物質、その中でも最も多く利用されている

界面活性剤は、１分子中に油になじみやすい部位（親油基）と、水になじみやすい部位（親

水基）とを有する化合物で、洗浄目的の石鹸に始まり、食品や化粧品などの乳化剤や保湿

剤、プラスティックや金属製品の表面処理剤など幅広い業態、製品で汎用されている。特に

1960 年頃の洗濯機の普及とともに家庭用洗浄剤の利用が増加し、界面活性剤の生産が増

え、2015年には年間 1,108,054 トンの生産量にまで拡大している[1]。 

界面活性剤は、親水基が水中でマイナスに解離する陰イオン（アニオン）界面活性剤、プ

ラスに解離する陽イオン（カチオン）界面活性剤、pH によってどちらにも解離する両性界面

活性剤、イオンに解離しない非イオン（ノニオン）界面活性剤に分類される（Fig. 1）。 

 
Fig. 1 Kinds of surfactants 

 

1960 年頃の家庭用洗浄剤普及の際に合成洗剤の主成分であった陰イオン界面活性剤

である分岐型アルキルベンゼンスルホン酸塩(Alkylbenzene sulfonic acid：ABS)は、下水処

理場、河川、湖などの環境汚染をきっかけに使用が規制されたが、その後同じ陰イオン界面

活性剤である直鎖型アルキルベンゼンスルホン酸塩（Linear alkylbenzene sulfonic acid：

LAS）が使用されるようになった。また 1980 年頃には、様々な用途に利用でき、比較的生態

への影響が低く、安価に生産が可能なポリオキシエチレンアルキルエーテルなどの非イオン

界面活性剤が使われるようになった。2015年には、陰イオン界面活性剤は429,069トン/年、

非イオン界面活性剤は 588,955 トン/年が生産されており、中でも陰イオン界面活性剤のア

ルキル（アシル）スルホネート群が 95,001 トン、非イオン界面活性剤のポリオキシエチレンア

ルキルエーテル群が 248,579 トンと多くの割合を占めている[1]。 

界面活性剤の人体や動植物など生態系に及ぼす影響については、国際的に環境問題と

してその重要性が増大し、数多くの研究からデータベース化されている。具体的には、毒性

の強さを見極めるために、急性毒性、慢性毒性、遺伝毒性、生殖毒性などの指標が示され

ている。これら界面活性剤の多くは家庭からの排水も含め、下水処理場を経由して河川や

湖などの水系環境に流入しているため、その環境での自然浄化（微生物分解など）の程度

や水生生物への影響、環境中および生体内での蓄積性、毒性など正しく把握することが重

要である。 
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ノニルフェノールポリエトキシレイト（Nonylphenol polyethoxylate：NPEO）（Fig. 2）は 1980

年頃から使われ始めた代表的な非イオン界面活性剤の一つで、エチレンオキシド鎖（側鎖）

の数を調整して親水性や疎水性を変化させることのできる物質である（側鎖 nの数値が低い

と疎水性で、数値が高いと親水性：n = 0－70）。 

 
Fig. 2 Structure of nonylphenol polyethoxylate（NPEO） 

 

そのため、幅広い業態、製品で使用され、その結果、大量の NPEO が環境中に流出して

いることが報告されている。環境中に流出した NPEO は通常微生物によって分解される

[2-4]。その分解過程は複雑で、初めは好気性の微生物分解によって側鎖の分解が次第に

進み、末端の側鎖が酸化されてカルボン酸となったノニルフェノキシカルボン酸などになり、

最終的に嫌気性の微生物分解によってノニルフェノールに分解される（Fig. 3）[5]。 

一般的に NPEOの微生物分解は 20日以上で 50%、30日でも 50%のまま停止するとされ、

難分解性である[2、6]。その結果、長期にわたって生態系へ影響を及ぼすと考えられる。さ

らに NPEO の親油基のアルキルフェノールは分解されずに残存している[7]ことから考えると、

ノニルフェノールのベンゼン環の崩壊やアルキル鎖の短縮などの分解はさらに難分解性で

あると予想される。実際に、アメリカの The Grand Calumet River では、最大 0.64 μg/L、平均

2 ppmの検出が見られ、New York’s Mohawk Riverでは最大 1.7 ppm の検出が見られてい

る。国内においても、名古屋市内の下水処理場放流水から NPEO 分解物である NPEO(1)

～NPEO(4)が 0.6 ～ 89 μg/L、ノニルフェノールが 1 ～ 7.7 μg/L検出されている[8、9]。 
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Fig. 3 The mechanism of NPEO degradation by bacteria ([3] European bans on surfactant 

trigger transatlantic debate., Environ.Sci.Technol, 31(7), 316A-320A, 1997) 

 

地球上に降り注ぐ太陽光に含まれる紫外線は、波長によって UVA(400～320nm)、

UVB(320～290nm)、UVC(290～100nm)の 3種類に分類される。UVBの一部とUVCはオゾ

ン層に吸収され地表には届かないが、長波長UVBとUVAは吸収されず地表に到達してい

る。界面活性剤を含む多くの環境中に存在する化学物質やヒトを含む生物の細胞に至るま

で、この紫外線に日常的に曝露されている。 

紫外線照射による人体への影響の主要因は、DNA 損傷の生成である[10-18]。DNA が

短波長の紫外線を吸収すると DNA 中のチミンとシトシンのピリミジン塩基が隣り合った箇所

（dipyrimidine 部位）で、シクロブタン型ピリミジンダイマー（cyclobutane pyrimidine dimer、

CPD）や6-4光産物（6-4 pyrimidine-pyrimidone photo product、6-4PP）などの塩基損傷産物

が生成される。このような紫外線による化学構造の変化は、DNA にとどまらず広く化学物質

においても起こる。 

水環境中の界面活性剤も紫外線による分解変性をうけている。紫外線照射後に生成する
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ヒドロキシラジカルなどの活性酸素種によって n-Dodecyl benzene surfonateが二酸化炭素、

水、亜硫酸水素ナトリウムに分解される[19]。NPEOも同様に、環境中において紫外線による

変性を受けている。紫外線照射によりエチレンオキシド基の短縮のほか、エチレンオキシド

基のカルボキシル化やアルキル基の酸化、およびその中間体が生成され[20]、側鎖 9 の

NPEOの紫外線分解中間体として側鎖 2の NPEOおよびそのエトキシ酢酸化合物の検出、

ポリエチレングリコールが生成することが報告されている[21]。微生物による分解では側鎖な

どを段階的に分解し、分解が途中で停止する場合も多いが、紫外線による物理的な分解で

はCO2など比較的分子量の低い物質にまで分解される[19]。また微生物分解の過程で生成

される中間物質については、段階的に側鎖が短くなることで水系生物への毒性が増加して

いる可能性が示唆される[22]。しかしながら、紫外線による化学物質の分解物とヒトへの毒性

を直接的に結ぶ報告は少なく、その中間生成物の毒性変化にまで着目した報告は少ない。 

 

そこで本研究では、第一章では生産量の多くを占める非イオン系界面活性剤、中でも

NPEO に着目し、その培養細胞への影響を検討するとともに、環境中に流出した際に受ける

紫外線(UV)照射によるNPEOの分解、反応中間体の毒性について解析した。第二章では、

NPEO およびその UV 分解物の遺伝的影響を、ヒストン H2AX のリン酸化（Phosphorylation 

of histone H2AX: γ-H2AX）に着目して検討した。第三章では、非イオン系界面活性剤に次

いで生産量が多い陰イオン系界面活性剤である直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（Linear 

alkylbenzene sulfonate ：LAS）に着目して検討を行った。 



5 

 

第一章 非イオン系界面活性剤 ノニルフェノールポリエトキシレイト NPEO とその紫外線分

解物の細胞毒性 

 

第一節 序論 

非イオン系界面活性剤の生態系に及ぼす影響については、主に水系生物への影響につ

いての報告[23-28]が多く、シュリンプやメダカ、ブルーギルに対するLC50の検討[22、29、

30]や数種のオタマジャクシに対する運動抑制効果の出現[31]などが挙げられる。代表的な

非イオン界面活性剤であるNPEOは、2015年に製造された非イオン界面活性剤全体の42%

を占めている[1]。NPEOの水系生物への影響は、側鎖長の違いによる影響変化についても

報告されており、側鎖が短くなるほど低濃度でLC50に到達している[22、29、30]。最も側鎖の

短いノニルフェノールは、その分子構造が17β-estradiolに類似していることから、エストロゲン

受容体に結合し、エストロゲン様作用を引き起こすとされている[32-34]。しかしながら、哺乳

類などの恒温動物へのNPEOの影響を示した事例は少なく、さらにヒトへの生体内影響を示

した例はみられない。 

NPEOは通常環境中において微生物によって分解される[2-4]が、その分解性は50%程度

で難分解性である[2、6]。一方、環境中の NPEO は紫外線による分解変性を受けており、紫

外線照射によりエチレンオキシド基の短縮の他、エチレンオキシド基のカルボキシル化やア

ルキル基の酸化、およびその中間体の生成が報告されている[20、21]。分解物の１つである

ノニルフェノールの一般毒性については、ラットの経口投与でLD50が 1,300－2,462 mg/kgと

急性毒性が認められている[35、36]が、その他中間分解物についての生態影響の知見は見

られない。また紫外線による NPEO の分解とヒトへの毒性を直接的に結ぶ報告は少なく、そ

の中間生成物の毒性変化にまで着目した例は少ない。 

そこで本章では、正常ヒト皮膚由来繊維芽細胞 ASF4-1 細胞、広く実験に用いられている

マウス胎児由来繊維芽細胞 NIH-3T3 細胞、浮遊系のヒト由来白血病細胞 Jurkat 細胞を使

用し、NPEO の培養細胞への毒性について検証を行った。NPEO はエチレンオキシド鎖（側

鎖）が 0～70 のものを用い、各培養細胞への毒性評価として細胞増殖率の変化について検

討を行った。また、NPEO の側鎖に応じた細胞の形状変化を共焦点顕微鏡により観察した。

さらに、UV照射後のNPEOの分解とその毒性変化について検討を行った。側鎖 10と 70の

NPEOを使用し、UVA、UVB、UVC各波長の紫外線をそれぞれ照射し、その分解物を高速

液体クロマトグラフィー(HPLC)にて分析した。また、それら紫外線照射によって変性を受け

た NPEOの培養細胞への毒性について検討した。 
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第二節 NPEOの培養細胞への影響 

2-1 実験材料および実験方法 

2-1-1 実験材料 

【試薬】 

・4-ノニルフェノール（4-Nonylphenol） （東京化成工業(株)) 

・ノニルフェノールポリエトキシレイト（NPEO） 

NPEO(2) ※ 商標名 ノニオン NS-202 

NPEO(4.5) 商標名 ノニオン NS-204.5 

NPEO(10) 商標名 ノニオン NS-210 

NPEO(15) 商標名 ノニオン NS-215 

NPEO(20) 商標名 ノニオン NS-220 

NPEO(30) 商標名 ノニオン NS-230 

NPEO(40) 商標名 ノニオン NS-240 

NPEO(70) 商標名 ノニオン NS-270 

※NPEO のカッコ内の数字はエチレンオキシド（側鎖）の個数を示す。各々の純度は 90%以上。 

以上、日本油脂(株)より譲渡して頂いた。 

・NBD-PC （NBD-phosphatidylcholine：1-acyl-2-[6-[(7-nitro- 2-1,3- benzoxadiazol 4-yl) 

amino] caproyl] -sn-glycero-3-phosphocoline）（Avanti Polar Lipids, Inc.） 

・alamarBlue （Bio-Rad Co.,Ltd.） 

 

その他の試薬は市販の特級品を使用した。 

 

【細胞】 

・ASF4-1細胞 （加治和彦 前静岡県立大学教授より分与して頂いた。） 

・NIH-3T3細胞 （大日本製薬より購入した。） 

・Jurkat 細胞 （RIKEN cell bank より購入した。） 

 

【培養用培地】 

・ASF4-1細胞用 MEM 

9.4 g/L Eagle’s MEM② (MEM) (Nissui Pharmaceutical Co.,Ltd.)および 235 μl/L 

phenol red solution, 0.5 % membrane filtered (Gibco Laboratories Co.,Ltd.)を超純水 1 

Lに溶解し、121 ℃で 20分高圧蒸気滅菌したものに、培地に対し 10 %となるよう fetal 

bovine serum (FBS) (JRH Biosciences Co.,Ltd.)を加え使用した。 

・NIH-3T3細胞用 DMEM 

9.5 g/L Dulbecco's modified eagle medium② (DMEM) (Nissui Pharmaceutical 

Co.,Ltd.)を超純水 1 L に溶解し、121 ℃で 20 分高圧蒸気滅菌したものに、培地に対

し 10 %となるよう calf serum (CS) (Bio Whittaker Co.,Ltd.)を加え使用した。 
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・Jurkat 細胞用 RPMI 

10.2 g/L RPMI 1640 medium② (RPMI) (Nissui Pharmaceutical Co.,Ltd.)を超純水

1 L に溶解し、121 ℃で 20 分高圧蒸気滅菌したものに、培地に対し 1 %となるよう 

penicillin-streptomycin (Gibco Laboratories Co.,Ltd.)を加え、さらに 10 %となるよう 

fetal bovine serum (FBS) (JRH Biosciences Co.,Ltd.)を加え使用した。 

 

2-1-2 細胞の培養 

2-1-１の通り調製した培地を用い、37 ℃、5 %CO2インキュベーター内で継代培養した。

細胞継代は対数増殖期後期の細胞を用い、3日毎に行った。倍加時間は NIH-3T3細胞

は約 20時間、Jurkat細胞は約 15時間であった。実験に用いた各細胞は、対数増殖期後

期であるコンフルエント前の状態のものを使用した。 

ASF4-1細胞については、細胞集団倍加数(population doubling level；PDL)が累積 45

回(45PDL)において倍加能力が低下し始め、64.1 PDL で細胞寿命に達する細胞である

ため、PDLは ΔPDL＝(log(回収した細胞数/播種した細胞数))/log2 にて計算し、継代は、

凍結保存用(31.2 PDL；5.0×105 cells)を溶解し、培養した。倍加時間が約 84時間で、実

験に用いた細胞は、33.5 PDLのものを使用した。 

 

2-1-3 alamarBlue assayによる細胞増殖率の測定 

alamarBlue assay は、生細胞内ミトコンドリアの活性脱水素酵素を利用して alamarBlue

色素を酸化還元反応によって酸化型（青色）から還元型（赤色）に変化させることで細胞増

殖の測定を行う方法である。死細胞内ミトコンドリアでは活性が見られないため、細胞死を

高感度に測定できる。 

ASF4-1 細胞、NIH-3T3 細胞の付着細胞系では、96 穴プレートに 2.0×104 cells/mL の

細胞縣濁液を 50 μLずつ蒔き、24時間培養した。Jurkat 細胞(浮遊系細胞)では、96穴プ

レートに 2.0×105 cells/mLの細胞縣濁液を 50 μLずつ蒔き、24時間培養した。 

培養後、PBS(－)で 10 mM に調製したノニルフェノールおよび NPEO を各培養培地で

最終濃度×2に調製し、これを 50 μL加え（最終細胞数、ASF4-1細胞および NIH-3T3細

胞＝ 1.0× 103 cells/100μL/well、  Jurkat 細胞＝ 1.0× 104 cells/100μL/well ）、さらに

alamarBlue試薬を全量の 10 %量(10 μL)加えた。 

CO2インキュベーター内で 4時間インキュベートした後に、蛍光マイクロプレートリーダー 

(BIO-TEKR Instruments, INC.)を用いて、励起波長 560 nm、検出波長 590 nm にて測定を

行った。その後、24時間ごとに変化を測定した。 

これら実験で得られた数値は、3 回から 5 回繰り返し行ったプレート穴ごとの平均値およ

び標準偏差を算出して求めた。 

 



8 

 

2-1-4 共焦点レーザー顕微鏡による細胞膜の変化観察 

NBD-PC 溶液は、最終濃度 0.01 mg/mL に調整し染色溶液とした。ASF4-1 細胞(2.0×

105 cells/mL) 1 mLを 35mm dish に蒔き、CO2インキュベーター内にて 24時間培養し、細

胞を付着させた。実験直前に上清培地を取り除き、PBS(＋)で洗浄後、調製した染色液 1 

mL を加え、室温にて 2 分間反応させ細胞膜を蛍光染色した。染色液除去後、PBS(＋)で

洗浄し、PBS(＋) 1 mL を加え、共焦点顕微鏡に設置し、画像取り込み直前に最終濃度

500 μM となるように PBS(＋)で調製した NPEO 1 mLを加え、経時的に画像を撮影した。

共焦点レーザー顕微鏡は LSM510 Ver.2.3 (Carl Zeiss Co.,Ltd.)を用いた。 

 

2-2 実験結果 

2-2-1 NPEO作用後の各培養細胞の増殖率 

Fig. 4に側鎖長の異なったNPEO作用後の各培養細胞における細胞増殖変化を示した。

各々の結果は、NPEO 濃度が ASF4-1 細胞において 200 μM、Jurkat 細胞において 100 

μM、NIH-3T3 細胞において 300 μM の場合を示している。すべての細胞において、側鎖

が短くなるにつれ、側鎖依存的に細胞増殖の減少が観察された。Fig. 5 に NPEO側鎖 10、

20、70 それぞれの濃度依存的な細胞増殖変化を示した。いずれの細胞も側鎖の短い

NPEOほど細胞増殖を減少させたが、NPEO(20) 100 μMではNIH-3T3細胞でほとんど増

殖率に変化がなかったのに対し、Jurkat 細胞では 20 %まで大幅に減少した。ASF4-1細胞

では 40 %程度の減少であった。この結果から NPEO感受性は Jurkat 細胞＞ASF4-1細胞

＞NIH-3T3細胞の順で高いことが確認された。  

 

2-2-2 NPEOによる ASF4-1細胞の形態変化 

NBD-PC は脂溶性の phosphatidylcholine (PC)に蛍光基が付加した分子で、細胞膜に

存在する PC と NBD-PC が交換することによって細胞膜に取り込まれる。これにより蛍光顕

微鏡で細胞膜の変化を観察することが可能となる。Fig. 6 に untreated および NPEO(10)と

NEPO(70)をそれぞれ加えたときの、時間経過による細胞の変化を示した。untreated が変

化していないのに対し、NPEO(10)では 5 分後あたりから細胞膜が崩壊し、10 分後には付

着していた細胞が浮遊し始め、30 分後には完全に浮き上がった状態になったのが確認さ

れた。NPEO(10)の 30 分後の蛍光画像は浮遊してしまったため焦点がずれ、蛍光が観察

できなかった。NPEO(70)では細胞はシャーレ上に付着していたが、時間とともに細胞膜の

蛍光値が徐々に減少するのが確認された。これは、膜に取り込まれた NPEO(70)によって

膜上の蛍光物質が薄まったためと考えられる。 
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Fig. 4 Ethoxylate chain-dependent cytotoxicity of NPEOs. 

Cells (ASF4-1cells, NIH-3T3cells = 1.0 x 103 cells/100μL/well, Jurkat cells = 1.0 x 104 

cells/100μL/well) were incubated in medium containing NPEO(0-70) (ASF4-1cells = 200 μM, 

NIH-3T3cells = 300 μM, Jurkat cells = 100 μM) and Alamarblue (10 μL/well) at 37°C for 24 

h in CO2 incubator. Fluorescence was measured by Microplate Reader. Values are means ± 

S.D. (n = 5). 
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Fig. 5 Concentration-dependent cytotoxicity of NPEOs. 

Cells (A) ASF4-1cells, (B) NIH-3T3cells = 1.0 x 103 cells/100μL/well, (C) Jurkat cells = 1.0 

x 104 cells/100μL/well) were incubated in medium containing NPEO(10,20,70) and 

alamarBlue (10 μL/well) at 37°C for 24 h in CO2 incubator. Fluorescence was measured by 

Microplate Reader. Values are means ± S.D. (n = 5). 
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Fig. 6 Fluorescence images of ASF4-1cells treated with NPEOs. 

ASF4-1cells labeled with NBD-PC were observed in the presence of NPEO(10,70) using a 

conforcal microscopy as a function of time after addition of NBD-PC. 

 

 

第三節 NPEO の紫外線照射による分解 

3-1 実験材料および実験方法 

3-1-1 実験材料 

【試薬】 

・アセトニトリル（HPLC ｸﾞﾚｰﾄﾞ） 

・n-ヘキサン（HPLC ｸﾞﾚｰﾄﾞ） 

・2-プロパノール（HPLC ｸﾞﾚｰﾄﾞ） 以上、関東化学(株)より購入した。 

・4-n-ノニルフェノール（Dr.Ehrenstoefer GmbH.Co,.Ltd） 

・ノニルフェノールヘキサエトキシレート(NPEO(6))（林純薬工業(株)） 

 

その他は第二節と同様の試薬を使用した。 
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3-1-2 NPEOへの紫外線照射 

UVAおよびUVB照射は紫外線照射装置HP-30LM （ATTO社製）を、UVCの照射に

は紫外線照射装置 HP-50C (ATTO社製)を使用した。各紫外線照射装置の波長スペクト

ルを Fig. 7に示す。UVA照射(波長領域 320～380 nm,最大強度波長 365 nm)、UVB照

射(波長領域 280～320 nm,最大強度波長 312 nm)、UVC 照射(波長領域 180～280 nm,

最大強度波長 254 nm)の各線量率はUVAで 6.0～9.0 J/cm2/h、UVBで 5.0～8.0 J/cm2/h、

UVC で 3.0～5.0 J/cm2/hである。照射は室温にてドラフト内で行い、コントロールはドラフ

ト内にアルミホイルで遮蔽し放置することにより照射試料と同条件とした。すべての試料は、

19mmφ ガラスシャーレに液量 1.0 ml を加え、Dura Seal(Laboratory Stretch Film) 

(Diversified BioTec.Co.,Ltd)で密閉し使用した。 

 

3-1-3 UV照射 NPEO の調製 

NPEO(10)と NPEO(70)について、10 mM 濃度の水溶液を調製後、3-1-2 の条件で各

波長の紫外線を各線量（250-1000 J/cm2）照射した。各試料は 1 mMの濃度でアセトニトリ

ルに溶解し、HPLC 用試料とした。 

 

3-1-4 HPLC 用移動相溶液の調製 

移動相はアセトニトリル：H2O系の30 %アセトニトリル溶液(A液)、80 %アセトニトリル溶液

(B 液)の移動相溶液を用いて測定を行った。H2O はすべて超純水を使用し、溶液はソニ

ケーター(SHARP UT-205)にて 30分超音波処理し脱気したものを使用した。 

 

3-1-5 HPLC 測定 

HPLC の測定は、LC-10A series（島津製作所）を用いた。カラムはシリカカラム TSKgel 

Silica-150 (4.6 mmID×25 cm) （東ソー(株)より購入）を用い、カラム温度 25.0℃、流量 1.0 

ml/minで行い、検出はUV吸収 275 nmで行った。インジェクションはマニュアルインジェ

クターで行い、サンプルレーンは 5 μlを使用した。移動相溶液は、A液 100 %でスタートし、

30分間で B液 100 %へ直線グラジエントをかけ、合計 30分間の測定を行った。UV吸収

スペクトルの測定は、スペクトルフォトメーター（U-3300、HITACHI）にて 200-400 nm範囲

で測定した。 

 

3-2 実験結果 

3-2-1 NPEOの HPLC パターン 

Fig. 8に各側鎖（n=0、5、10、15、20、30、40、70）の NPEOの HPLC パターンを示す。

側鎖 10 から側鎖が長くなるほど徐々にピーク幅が広がり始めるとともに、ピーク頂点のリ

テンションタイムが遅くなっていくことが確認された。 
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3-2-2 紫外線照射後の NPEOの HPLC パターン 

Fig. 9 に NPEO(10)および NPEO(70)の UVA、UVB、UVC 照射後の分解物の HPLC

パターンを示した。NPEO(10)の UVA 照射では、いずれの線量においても未照射のもの

と HPLC パターンに違いが見られなかったのに対し、UVB照射および UVC 照射では線

量依存的にピークが減少していることが観察された。また、UVC 照射では UVB照射と比

較し、その減少が顕著であった。この結果から、UVB、UVC 照射では NPEO(10)の分解

が進行しているものと推察された。NPEO(70)における UVA照射では 500 J/cm2線量から

線量依存的に、検出時間 5分あたりの NPEO(10)以下のピークが出現した。UVB照射で

はUVA照射と同様、250 J/cm2線量から線量依存的にNPEO（10）以下のピークが顕著に

出現し、さらに、1000 J/cm2線量では NPEO（10）以下のピークが減少していることが確認

できた。またさらに 750 J/cm2線量からは NPEO(70)のピークが減少した。UVC 照射では

UVB照射で確認された現象が、さらに顕著に現れ、1000 J/cm2線量では検出ピークがほ

ぼ完全に消失した。この結果から、いずれの波長においてもNPEO(70)の分解が進行し、

UVA＜UVB＜UVC の順で波長依存的に側鎖の短い NPEO が短時間で生成しているも

のと推察された。 
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Fig. 7 UV spectra patterns of HP-30LM and HP-50C. 
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Fig. 8 HPLC patterns of NEPOs. 

NPEO(0,5,10,15,20,30,40 and 70) were analyzed using HPLC. 
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Fig. 9 HPLC patterns of UV-irradiated NEPOs. 

UV (0-1000 J cm
2 

)-irradiated NPEO(10) and NPEO(70) were analyzed using HPLC. 

 

3-2-3 紫外線照射後の NPEOの UV吸収スペクトル 

Fig. 10 に各紫外線 500 J/cm2と 1000 J/cm2照射後の NPEO(10)分解物と NPEO(70)

分解物の UV 吸収スペクトルを示す。275 nm 付近の UV 吸収スペクトルはベンゼン環に

由来しているため、このピークの減少はベンゼン環の分解を示している。UVA において

は、NPEO(10)分解物、NPEO(70)分解物ともにスペクトルに変化は見られなかった。UVB

においては、NPEO(10)、NPEO(70)ともにその分解が進行し、スペクトルの強度が線量依

存的に減少していることが確認された。この減少は、NPEO(70)が NPEO(10)よりも顕著に

表れた。UVC に関しても、各 NPEO の分解がさらに進行し、スペクトル強度が UVB 照射
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時よりも顕著に減少した。側鎖 10 と側鎖 70 の差もより顕著に表れ、NPEO(70)の 1000 

J/cm2 照射ではスペクトルのピークがほとんど消失した。この結果から、UVA 照射の分解

ではベンゼン環の崩壊は起こらないが、UVB、UVC 照射の分解ではベンゼン環の崩壊

まで進行しており、波長が短いほど進行が進んでいるものと推察された。 

 

 

Fig. 10 UV spectra of NPEOs irradiated with UV irradiation. 

NPEOs irradiated with UV (500,1000J/cm
2
) were measured by UV spectrophotometer. 

NPEOs concentration was 1.0 mM in acetonitrile. 
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第四節 NPEO 分解物の培養細胞への影響 

4-1 実験材料および実験方法 

4-1-1 実験材料 

第二節 2-1-1 と同様のものを使用し、細胞は ASF4-1を用いた。 

 

4-1-2 実験方法 

PBS(-)で 10 mM濃度に調製したNPEO(10)およびNPEO(70)溶液を、第三節 3-1-2の

条件で線量 100-1000 J/cm2の範囲で紫外線照射した。照射した各 NPEO溶液を、最終

濃度が指定の濃度となるように培養培地で希釈し、第二節 2-1-3 と同様に ASF4-1 細胞

に作用させ、増殖率の測定を行った。 

 

4-2 実験結果 

Fig. 11AにUVA、UVB、UVC照射後のNPEO(10)分解生成物のASF4-1細胞増殖率

への影響を示す。未照射サンプルで細胞増殖率が大幅に抑制されていたが、UVB、

UVC照射サンプルではその抑制が減少した。UVB照射において、それは線量依存的で

あった。UVA 照射サンプルでは、いずれの線量でも細胞増殖率の変化は見られなかっ

た。このことからUVA＜UVB＜UVCの順に波長依存的にNPEO(10)が分解され、その度

合いにより NPEO(10)の毒性が減少すると考えられた。 

Fig. 11BにUVA、UVB、UVC照射後のNPEO(70)分解生成物のASF4-1細胞増殖率

への影響を示す。UVA 照射 500 J/cm2でわずかな減少、1000 J/cm2で顕著な増殖率の

減少が確認された。UVB 照射では 500 J/cm2で顕著な約 60 %の減少が確認されたが、

1000 J/cm2では約 20 %の増殖率減少にとどまった。UVC 照射ではわずかな増殖率の減

少は見られたものの、線量による差異は確認されなかった。 

これらの結果から、UVA 照射では NPEO(10)の分解が起こらないため毒性変化が見ら

れないが、NPEO(70)は側鎖が短くなり毒性が増加したと推察された。UVB、UVC 照射で

は、NPEO(70)のUVA照射と同様に側鎖が短くなって毒性が増加するが、さらにベンゼン

環の分解も起こるためその毒性が減少し、毒性を示さなくなったと推察された。この現象

が UVB よりも UVC で顕著に確認されていることから、UV 波長のエネルギーに依存した

影響であると考えられる。 
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Fig. 11 Effect of NPEOs degradated by UV irradiation on cell proliferation. 

ASF4-1 cells were incubated with NPEO(10) and (70) (conc.100μM) irradiated with UV (500 

and 1000 J/cm
2
). The fluorescence intensity of alamarBlue was measured as in A: NPEO(10); 

B: NPEO(70). Values are means ± S.D. (n = 5). Significant differences from untreated cells 

are represented by *p < 0.05 and ***p < 0.001. 
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第五節 考察 

本章において培養細胞の増殖率に対する NPEO の影響を検討した。ASF4-1 細胞、

NIH-3T3 細胞、Jurkat 細胞いずれも、側鎖 0 から側鎖 15 までの NPEO の添加で細胞増殖

率が著しく低下し、その後側鎖15から側鎖70へ側鎖が長くなるにつれ、細胞増殖率が増加

した（Fig. 4）。これは、NPEO の側鎖が短くなるにつれ細胞毒性が強くなり、特に側鎖 15 で

強い毒性であることを示している。この結果は NPEO を Mysidopsis bahia（アミ科の甲殻類）

へ作用させた際に、側鎖の違いにより影響が異なったという結果[22]とほぼ同じ傾向を示し

た。また、NPEO 感受性が Jurkat 細胞＞ASF-4-1 細胞＞NIH-3T3 細胞の順で高くなった結

果（Fig. 5）は、感受性が細胞ごとに違うことを示していた。 

ASF4-1細胞を用いた共焦点顕微鏡の画像（Fig. 6）では、NPEO(10、70)において経時的

に蛍光が減衰した。また、NPEO(10)においては細胞膜の崩壊も観察された。この結果から、

NPEO の培養細胞への影響は、NPEO の細胞膜への関与が示唆された。細胞膜表面が脂

溶性であり、NPEO は側鎖の長さで親水性と親油性が変化する性質のため、親油基の極性

が強くなる側鎖の短いものほど、細胞への影響を強く示すことが考えられた。 

NPEOの経皮吸収を検討した報告では、0.1 % NPEO(9)で約 0.1 %の経皮への吸収が認

められ、およそ 15 分間で急激に吸収されている[37]。この結果を考慮すると、NPEO を含む

家庭用洗剤を扱う際、十数分の段階で皮膚に吸収され、細胞への直接的な影響を及ぼす

可能性が考えられた。また、側鎖の違いによる細胞内への NPEO 吸収について、NPEO 側

鎖依存性の結果と共焦点顕微鏡による画像から、側鎖の短い親油性の高い NPEO の方が

より細胞内に吸収されると考えられた。 

 

本章では、紫外線照射による NPEO の分解およびそれら分解物の培養細胞への影響に

ついても検討した。NPEO(10)について UVA 照射ではいずれの線量においても変化が見ら

れなかったが、UVB、UVC照射では線量依存的に NPEOの分解が確認できた（Fig. 9）。吸

光度計による測定では、275 nm ベンゼン環による UV吸収強度が減少していた(Fig. 10) こ

とから、ベンゼン環の分解が起こっているものと推察された。 

NPEO(70)においては、UVA 照射で線量依存的に側鎖 70 のピークが減少し、側鎖の短

い NEPOのピークが出現した。UVB、UVC照射ではこの現象がより顕著に出現し、さらに照

射線量を増やした際には、出現した短い側鎖の NPEO のピークが減少した。これは

NPEO(70)が紫外線照射により側鎖の短い（側鎖 10 以下）NPEO に分解され、UVB、UVC

照射ではさらにベンゼン環まで分解されたと推察された。また、UVA 照射によっておこる分

解は、NPEO の側鎖の切断であり、ベンゼン環の分解までは起こらないと推察された。また、

NPEO(70)の HPLC パターンから、側鎖 70 から側鎖 10 までの間の側鎖を持つ NPEO が検

出されなかったことから、側鎖の切断はベンゼン環の近い位置で行われている可能性が示

唆された。これら結果は、酸化チタン触媒を用い、フィルムで密閉した系で NPEO に紫外線

を照射した結果と一致する[38、39]。しかしながら、この報告の中では最終的に二酸化炭素

と水に分解している可能性が高いとしているが、本実験において最終分解物の同定までは

確認できなかった。 
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NPEO の紫外線による分解については、NPEO(10)への UV 照射で、側鎖の切断やベン

ゼン環崩壊が起こることが判明した。中間生成物としては、側鎖のカルボキシル化とベンゼ

ン環のヒドロキシル化が起こっているとされ[20]、NPEO(9)への UV 照射により、phenol 

ethoxycarboxylateや methylphenol ethoxycarboxylate、ethoxyphenyl heptanoic acid の中間

生成物が発生するという報告もある[21]。alchol ethoxylateや octylphenol ethoxylate のような

芳香環のポリエチレン鎖を用いた実験では、ヒドロキシラジカルが分解に関与していることが

報告されている[40、41]。本研究では、抗酸化剤 N-acetylcysteine (NAC)を添加して NPEO

に UVB を照射すると NPEO の分解が抑制されたことから（データ示さず）、UVB 照射により

発生した活性酸素種（ROS）により NPEO の側鎖やベンゼン環が破壊されていると推察され

た。NPEOおよびノニルフェノールの自然太陽光による分解は、低反応性で一重項酸素によ

らない直接的な分解のため、その進行には時間がかかるとされている[42]が、Fig. 9、Fig. 10

の結果は、照射線量率が自然界の値(自然界での平均 UVA照射線量率 6.0 J/cm2/h、平均

UVB照射線量率 2.0 J/cm2/h)と比較し、UVAではほぼ同線量率、UVBにおいても約 1/4と

ほとんど大差はないため、環境中において日常的に起こりうる現象であると考えられる。 

紫外線照射 NPEO は、培養細胞の増殖率、生存率に対して、紫外線の種類に応じた影

響を示した。Fig. 11 より、NPEO(70)において UVA、UVB照射分解物の作用で増殖率の減

少が見られ、UVB 照射ではさらなる線量の増加で増殖率の回復が確認された。NPEO(10)

において UVB、UVC 照射後分解物の作用で増殖率の増加が確認された。この結果は、前

記 Fig. 4の NPEO側鎖依存による増殖率の変化と Fig. 9の HPLC による NPEOの紫外線

影響の結果から、UVA 照射で NPEO(70)の側鎖の切断が起こり、それに伴い増加した側鎖

の短い NPEO によって細胞への毒性が増加したものと推察された。この減少は線量依存的

に起こっているため、500 J/cm2では短い側鎖のNPEOが生成されているが十分な影響を与

える濃度にまでいたらず、1000 J/cm2 まで線量が増えることで影響を与える濃度に達し、毒

性が増加したものと考えられた。NPEO(10)への UVA 照射で細胞増殖率の変化が見られな

い結果については、照射による NPEO(10)の分解がほとんど起こらなかった結果と一致する。

UVC照射においては、Fig. 9の HPLCの結果および Fig. 10の吸光度計の結果と併せて考

察すると、ベンゼン環の分解が早い段階から進行し、生成した分解物が細胞へ影響を及ぼ

す濃度以下になっていたと考えられた。 

以上、NPEO は紫外線によりその側鎖が切断され細胞毒性が徐々に上がり、その後ベン

ゼン環が分解することによって毒性の低い別の物質になっていくことが明らかとなった。環境

中においては、地表に届く紫外線の約 92 %を占める UVA 照射によって側鎖の長い NPEO

で側差の切断が起こり、短い側鎖の NPEO が生成されることで細胞への毒性が増加してい

る可能性が考えられた。一方、UVB 照射について数%ではあるが地表に届いており、さらに

ベンゼン環の分解が進むことが予想される。また、高エネルギーの紫外線（UVB、UVC）照

射による NPEOを含む廃水の無毒化などの環境浄化システムの有用性が示唆された。 
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第二章 NPEO およびその紫外線分解物によるヒストン H2AXのリン酸化 

 

第一節 序論 

化学物質の影響評価において、遺伝毒性試験は第一検討項目であり、特に重要視されて

いる。日本においては、医薬品（薬事法）、食品添加物（食品衛生法）、農薬（農薬取締法）、

新規化学物質（化学物質の審査および製造等の規制に関する法律）および労働環境検査

（労働安全衛生法）と、多岐にわたって厳しく法規制されている。 

遺伝毒性を予測する短期試験法としては、遺伝子の突然変異誘発性の指標であるAmes試

験、DNA損傷の指標である小核試験、染色体異常試験などが利用されている。Ames試験

は、バクテリアを用いた試験法であり、擬陽性が見られるなどの問題がある。そこで一般的に

は他の試験法（小核試験など）を併用している。小核試験は実験手法が煩雑で、顕微鏡下

での判定を行うためばらつきも大きい。さらに、これら遺伝毒性試験で陰性の化学物質が発

がん性を有する、逆に陽性の化学物質が発がん性を示さない場合も見受けられ、問題視さ

れている。 

ヒストンH2AXのリン酸化（Phosphorylation of histone H2AX: γ-H2AX）は、電離放射線によ

る直接的なDNA二重鎖切断（Double strand breaks：DSBs）に応答して、早い段階に引き起

こされる現象である[43]。損傷箇所周辺のヒストンバリアントH2AXの139番目のセリン残基が

迅速にリン酸化の化学修飾を受け、その後DSBs修復関連蛋白質群を切断部位に集積させ、

複合体を形成して切断を修復する。また近年では、活性酸素種（Reactive oxygen species：

ROS）の生成によるDNA損傷や、DNAのアルキル化、DNA一本鎖切断が生じた際に、それ

らの修復や、複製フォークの衝突などによりDSBsが生成し、γ-H2AX が誘導されることが報

告されている[44、45]。γ-H2AX を免疫組織化学により可視化した場合、細胞核内で点状

構造物（フォーカス）として観察することができる。このフォーカス数とDNA損傷量が比例関

係にあるため、γ-H2AX による遺伝毒性の評価は、環境汚染物質の細胞毒性の可能性を

検証する効果的な方法と期待されている。また、γ-H2AX による評価法は、低濃度で高感

度の検出が可能であるという利点がある[46、47]。 

前章では、NPEO による細胞毒性が、紫外線照射により変化することを示した。ノニルフェノ

ールおよびNPEOの遺伝的毒性についての報告は、水系生物へのLC50などの影響報告に

比べ極めて少ないが、ヒトのリンパ球での DNA損傷[48]、Chironomus tentans の DNA鎖切

断[49]などが報告されている。また、ノニルフェノールはヒトの c-Ha-ras 型癌遺伝子を導入し

たメスマウスの悪性腫瘍および乳房腫瘍の増加や、多様器官発ガンモデルマウスの肺癌増

加を引き起こすという報告もある[50、51]。しかしながら、ネズミチフス菌および大腸菌を用い

た復帰突然変異試験ならびにチャイニーズハムスター肺繊維芽細胞（CHL）を用いた染色

体異常試験で代謝活性化の有無に関わらず陰性であるため[52]、遺伝子傷害性の発がん

性物質ではないとされ[53]、また NPEO についても同様に遺伝毒性を有する可能性は低い

とされている[54]。これら試験での使用濃度はノニルフェノールで 0.78-200 μg/plate、NPEO

で 40-10000 μg/plate である。実際に名古屋市内の水環境中で検出された NPEOの平均濃

度は2.38 μg/Lであった[55]。しかし、前章で示したように、NPEOによる細胞毒性が、紫外線
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照射により変化することから、NPEO およびその紫外線分解物の遺伝的毒性を調査すること

は重要であると考える。そこで本章では NPEO およびその紫外線照射分解物について、

γ-H2AX を指標に遺伝毒性に関する検討を行った。 

 

第二節 NPEO による γ-H2AX の誘導 

2-1 実験材料および実験方法 

2-1-1 実験材料 

【試薬】 

第一章第二節と同様の試薬を使用した。 

その他の試薬は市販の特級品を使用した。 

 

 【細胞】 

MCF-7細胞（JCRB細胞バンクより購入した。） 

 

【培養用培地】 

MCF-7細胞用 DMEM 

9.5 g/L Dulbecco's modified eagle medium②(DMEM) (Nissui Pharmaceutical Co.,Ltd.)を超

純水 1 Lに溶解し、121℃で 20分高圧蒸気滅菌したものに、培地に対し 10 %となるよう fetal 

bovine serum(FBS) (JRH Biosciences Co.,Ltd.)を加え使用した。 

 

2-1-2 細胞の培養 

2-1-1の通り調製した培地を用い、37℃、5 %CO2インキュベーター内で継代培養した。継代

は対数増殖期後期の細胞を用い、3 日毎に行った。倍加時間は約 20 時間であった。実験

に用いた細胞は、対数増殖期後期であるコンフルエント前の状態のものを使用した。 

 

2-1-3 Trypan blue染色による細胞生存率の測定 

35 mm ディッシュに 2.0×105 cells/mLの細胞懸濁液を 1 mLずつ蒔き、PBS で最終濃度×

2に調製したノニルフェノールならびに NPEOを 1 mL各培養培地に加え、24時間培養した。

培養後、培養用培地で個々の細胞を分離し遠心チューブに採取、細胞懸濁液と 0.3 %の

Trypan blue 溶液を、400 個程度の細胞数が確認できる濃度で血球計算板に滴下し、顕微

鏡下にて細胞を観察した。死滅細胞は特徴的な青色で観察されるため、死滅細胞および生

存細胞をカウントし、細胞生存率を算出した。これら実験で得られた数値は、3回から 5回繰

り返し行った計数領域ごとの平均値および標準偏差を算出して求めた。 

 

2-1-4 γ-H2AX の測定 

2-1-4-1 免疫蛍光染色法によるγ-H2AX の検出 

4.5 mLの8wellチャンバーフラスコに2.0×105 cells/mLの細胞懸濁液を1 mL蒔き、PBSで最

終濃度×2に調製したノニルフェノールならびにNPEO 1 mLをそれぞれ加え、1時間インキュ
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ベーター内で作用させた。作用後、PBSで洗浄し、速やかに2 %パラホルムアルデヒドを加え、

室温で30分間固定した。その後、PBSで洗浄し、100 %メタノールを加え、-20℃の冷凍室で

20分間固定した。固定された細胞は、100 mM Tris-HCl、50 mM EDTAを含むバッファーに、

0.5 % Triton X-100を加え、室温で20分間浸潤させた。浸潤後、1 % ウシ血清アルブミンを加

え、37℃で30分間放置した後、抗体反応させた。反応はphospho-H2AXに対する一次抗体

（mouse monoclonal）（Millipore Bedford, MA, 1:200）を2時間作用させ、その後fluorescein 

isothiocyanate (FITC)を結合させた二次抗体（Jackson Immuno Research Laboratories, PA）

を作用させた。細胞核を識別するため、細胞核をpropidium iodide (PI) (20 μg/mL)により染

色した。染色した細胞は、蛍光顕微鏡(BX51, Olympus Co. Japan)にて観察した。 

 

2-1-4-2 ウエスタンブロッティングによるγ-H2AX の解析 

35 mmディッシュに2.0×105 cells/mLの細胞懸濁液を1 mL蒔き、PBSで最終濃度×2に調

製したノニルフェノールならびにNPEO 1 mLを加え、24時間培養した。培養後、細胞を溶

解バッファー（50 mM Tris (pH 8.0)、5 mM EDTA、150 mM NaCl、0.5 % Nonidet P-40、1 

mM phenylmethylsulfonyl fluoride (PMSF)）にて溶解させ、12.5 % SDS-PAGEにて分画させ、

polyvinylidine fluoride (PVDF)膜上に染み込ませた。その後1 % スキムミルクで固定化し、

膜にphospho-H2AX（rabbit polyclonal）に対する一次抗体(1:1000)またはactin (Santa Cruz 

Biotechnol. Inc., CA, 1:1000) を加え、4℃で一夜作用させた。作用後、HRPを結合させた

二次抗体FITC (Jackson Immuno Research Laboratories, PA)を1時間作用させ、解析した。

γ-H2AX のバンドは、化学発光検出キット(GE Healthcare Ltd., UK)を用い観察した。 

 

2-1-5 DNA二本鎖切断（DSBs）の測定 

35 mmディッシュに2.0×105 cells/mLの細胞懸濁液を1 mL蒔き、PBSで最終濃度×2に調製

したノニルフェノールならびにNPEO 1 mLを加え、24時間培養した。細胞をトリプシン処理し

て回収し、1 %低融点アガロース（InCert Agrose：Biowwhittaker Molecular Applications Ltd., 

USA）にて凝固させた。調整したアガローススタックに、0.5 mg/mLのプロテインキナーゼKと

1 mg/mLのRNA分解酵素を作用させ、0.8 %アガロースゲルにてバイアス正弦曲線フィール

ドゲル電気泳動（Biased sinusoidal field gel electrophoresis： BSFGE）（ATTO､Japan）した。

得られたゲルは、エチジウムブロマイドにより可視化させた。 

 

2-2 実験結果 

2-2-1 NPEO作用後の MCF-7細胞生存率 

Fig. 12にNPEO作用 24時間後のMCF-7細胞生存率変化を示す。いずれの濃度において

も側鎖 0から側鎖 15 を下限に側鎖依存的に生存率が低下し、側鎖 15 から側鎖 70 を上限

に側鎖依存的に生存率が回復した。また、各側鎖の NPEO について濃度依存的に細胞生

存率が低下した。この結果は、前章の alamarBlue assayによる各細胞の細胞増殖率の結果

と一致した。 
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Fig. 12 Cytotoxicity of NPEOs. 

MCF-7 cells survival after treatment with 4-Nonylphenol or NPEO(5–70) at concentrations 

ranging from 100 to 500 μM for 24 h. Cell survival was determined by Trypan blue exclusion 

assay. Values are means ± S.D. (n = 5). 

 

2-2-2 NPEO作用後の γ-H2AX の生成 

Fig. 13に、NPEO(15)を100 μM作用、1時間後のγ-H2AX 免疫蛍光染色画像を示す。

NPEO(15)で処理された細胞は、核内にγ-H2AX のドット上の蛍光が鮮明に観察された。各

NEPO(0,15,40,70)を処理し、γ-H2AX の蛍光ドットが10個以上観察された細胞をポジティブ

としてカウントした結果をFig. 14に示す。NPEO(0)およびNPEO(15)処理の細胞で、高い

γ-H2AX の形成が見られた。一方、側鎖が長いNPEO(40,70)においては側鎖依存的に

γ-H2AX が減少し、特にNPEO(70)処理の細胞では検出されなかった。 

NPEOによるγ-H2AX の誘導をウエスタンブロッティング法で検出した結果をFig. 15に示す。

NPEO処理により側鎖15まで依存的にγ-H2AX が増加し、その後側鎖依存的にγ-H2AX が
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減少した。この結果は、免疫蛍光染色によるγ-H2AX の検出結果と一致する。また、100 

μMのNPEO(30)およびNPEO(40)においてγ-H2AX が誘導されているにもかかわらず、Fig. 

12において細胞生存率は低下していなかった。 

最も細胞毒性が強く、γ-H2AX の誘導が顕著に検出されたNPEO(15)について、詳細な実

験を行った。Fig. 16に、100 μMのNPEO(15)の処理時間依存的なγ-H2AX の誘導を免疫蛍

光染色画像およびウエスタンブロッディング法で検討した。その結果、処理後15分の短い時

間でγ-H2AX が見られた。またNPEO(15)の濃度依存性を検討した結果では、生存率変化

の見られない10 μMから濃度依存的にγ-H2AX が増加した（Fig. 17）。 

 

 

Fig. 13 Generation of γ-H2AX after treatment with NPEO(15). 

Images of γ-H2AX foci 1 h after treatment with NPEO(15) (100 µM) (MCF-7 cells). Nuclei 

were stained with PI. 
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Fig. 14 Generation of γ-H2AX after treatment with NPEO(0,15,40,70) (100 µM) (MCF-7 

cells). 

Values are the mean±S.D. (n = 5). Significant differences from untreated cells are represented 

by **p < 0.01 and ***p < 0.001. 
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Fig. 15 Western blotting for detection of γ-H2AX after treatment with NPEO(0–70) (100 

µM) (MCF-7 cells). 

Actin was used as a standard for the equal loading of proteins for SDS-PAGE. 
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Fig. 16 Time-dependent generation of γ-H2AX after treatment with NPEO(15) (100µM) 

(MCF-7 cells). 

Upper images and graph: Counts for γ-H2AX-positive cells determined by 

immunofluorescence staining, lower image: Western blot for detection of γ-H2AX. Actin was 

used as a standard for the equal loading of proteins for SDS-PAGE. Values are means ± S.D. 

(n = 5). Significant differences from untreated cells are represented by ***p < 0.001. 
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Fig. 17 Dose-dependent generation of γ-H2AX after treatment with NPEO(15) for 1 h 

(MCF-7 cells). 

Upper images and graph: Counts for γ-H2AX-positive cells determined by 

immunofluorescence staining, lower image: Western blot for detection of γ-H2AX. Actin was 

used as a standard for the equal loading of proteins for SDS-PAGE. Values are means ± S.D. 

(n = 5). Significant differences from untreated cells are represented by *p < 0.05 and ***p < 

0.001. 
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2-2-3 NPEO作用後の DNA二本鎖切断の生成 

 γ-H2AXは、DSBsの生成が起因となって引き起こされる[56、57]。500 μMの各NPEO(0-70)

を1時間作用させ、DSBsが引き起こされるかどうかをBSFGEにて確認した（Fig. 18A）。各

NPEOにおいて、側鎖0から15に側鎖が増加するほど徐々にDSBsの生成が増加していき、

その後側鎖40に向かい徐々にDSBsの生成が減少し、側鎖70では検出されなかった。また、

NPEO(15)作用による濃度依存性の検討（Fig. 18B）では、25 μMから濃度依存的にDSBsの

生成が増加した。この結果は、γ-H2AXの誘導の結果とほぼ一致し、NPEOにより誘導された

γ-H2AXがDSBs誘導に起因することを示した。 

 

 

Fig. 18 Generation of DSBs after treatment with NPEOs (MCF-7 cells). 

(A) Detection of DSBs 1h after treatment with NPEO(0–70) (500µM) by BSFGE. 

(B) Detection of DSBs 1h after treatment with NPEO(15) (10–500µM) by BSFGE. 

All experiments were repeated two or three times with similar results. 
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第三節 NPEO による γ-H2AX誘導メカニズム 

3-1 実験材料および実験方法 

3-1-1 実験材料 

第二節 2-1-1 と同様のものを使用した。 

 

3-1-2 細胞周期依存的 γ-H2AXの測定 

35 mmディッシュに2.0×105 cells/mLの細胞懸濁液を1 mL蒔き、PBSで最終濃度×2に調製

したノニルフェノールならびにNPEO 1 mLを加え、24時間培養した。培養後、上清培地を除

去し、PBSで洗浄し、トリプシン溶液500 μｌを加えた。37℃、5 %CO2インキュベーター内で3分

間放置した後、ピペッティングして十分に剥がした細胞へ、冷やした70 %エタノール溶液を

加え、－20℃で2時間以上固定した。固定後、2,000 rpmで5分間遠心分離し、PBSで2回洗

浄した。その後、0.2 % TritonX-100、1 %ウシ血清アルブミンを含んだPBS（BSA-T-PBS）にて、

室温で15分静置した。BSA-T-PBS中の細胞にphospho-H2AXに対する一次抗体(mouse 

monoclonal)（1:200）を1時間作用させ、その後二次抗体FITC（1:200） (Jackson Immuno 

Research Laboratories, PA)を1時間作用させた。抗体反応後、細胞を1 μg/mL RNA分解酵

素を含むBSA-T-PBSで処理した。細胞識別のため、細胞核をPI (10 μg/ml)により染色した。

FITCとPIの蛍光染色は、フローサイトメーター（FCM）（FACS CANTTM II; Becton 

Dickinson, Franklin Lakes, NJ）にて測定した。測定は、サンプル1つにつき10,000個以上の

細胞を計測し、解析した。 

 

3-1-3 FCM による ROS の測定 

NPEO お よ び H2O2 処 理 に よ る 細 胞 内 の ROS の 生 成 は 、 6-carboxy 

-2,7'-diclorodihydrofluorescein diacetate (DCFH-DA) (Molecular Probes, Eugene, OR)を使っ

て確認した。培養シャーレに 10 μM の DCFH-DA を加え、NPEO および H2O2を処理し、1

時間インキュベートした。その後、FCM を使い、細胞内の DCFH-DA の蛍光強度を測定し

た。 

 

3-1-4 蛍光基質の分解によるcaspase活性の測定 

35 mmディッシュに2.0×105 cells/mLの細胞懸濁液を1 mL蒔き、PBSで最終濃度×2に調製

したNPEO(15) 1 mLを加え、24時間培養した。培養後、上清培地を除去し、PBSで洗浄し、

トリプシン溶液500 μｌを加え、細胞を回収した。ポジティブコントロールは、第一章第三節

3-1-2の条件でUVCを照射した細胞を用いた。回収した細胞を100μｌのcell lysate buffer (10 

mM Tris-HCl(pH 7.5)、130 mM NaCl、1 % Triton X-100、10 mM Na4P2O7、10 mM 

Na2HPO4)に懸濁し、氷上に約15分間静止し細胞を完全に溶解した後、Bio-rad protein 

assay kit (Bio-rad)を用いてタンパク定量を行った。タンパク質量10 μgと250 μMの蛍光基質

(Ac-DEVD-MCA; caspase-3/7)をreaction buffer (20 mM Hepes、10 % glycerol、2 mM 

dithiothreitol (pH 7.5))と混合し全液量を100 μlに調製し、37℃で1時間反応させた。反応後、

蛍光分光光度計（FL4500; Hitachi）で蛍光強度を測定（EX.380 nm、EM.460 nm）した。
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7-amino-4-methylcoumarin (AMC)を標準物質として検量線を引き、caspase活性を算出し

た。 

 

3-1-5  Plasmid relaxation assayによるDNA損傷の測定 

 10 μgのDNAプラスミド(pSPT18 vector: 3104 bp)を100 μLの純水で溶解し、96穴プレートに

NPEOを加え、1時間インキュベートした。その後、1 %アガロースゲルにロードし、電気泳動を

行った。ゲルはエチジウムブロマイドで染色し、トランスイルミネーターでDNAの損傷状況を

確認した。 

 

3-2 実験結果 

3-2-1 γ-H2AX誘導と細胞周期との関連性 

Fig. 19に、100 μMのNPEO(15)を30分間作用した後のγ-H2AXの誘導と細胞周期（PI染色）

の関係について、FCMのヒストグラムならびにドットプロット図を示す。NPEO(15)の30分間の

作用において、細胞周期への影響は認められなかった。しかし、γ-H2AXの蛍光強度は、未

処理の細胞に比べNPEO(15)処理された細胞で増加した。特に、全細胞の約40 %で、ほぼ

100倍の高い蛍光強度を示した。このγ-H2AXの蛍光強度の増加は、すべての細胞周期で

確認され、周期依存性は認められなかった。 

細胞周期におけるγ-H2AX誘導のポイントは2つあり、1つ目は細胞周期に影響を及ぼさない、

各分裂フェーズに一様に観察される独立したγ-H2AXの誘導で、電離放射線でのDNA損傷

により引き起こされるような直接的なDSBsに基づく[58]。2つ目は核酸合成期（S期）に特徴

的な増加を見せるγ-H2AX誘導で、紫外線照射や化学物質によるDNAの一本鎖切断や付

加体形成などから始まる細胞の複製過程で起こるDSBsに基づく[59]。Fig. 19の結果から、

NPEO(15)処理によるγ-H2AXの誘導は細胞のすべての周期で観察されているため、DSBs

を直接的に引き起こしている電離放射線でのDNA損傷と同様であることが示唆された。 

ヒストンH2AXは、ATMやDNA-PKを介したDSBsの応答分子の基質である[44、60]ため、そ

れらの阻害剤（wortmannin(Wort)とcaffeine(CF)）をNPEO(15)の処理中作用させた。Fig. 20

より、各阻害剤によりγ-H2AXの誘導が濃度依存的に顕著に減少した。これらの結果から、

NPEO(15)処理によるγ-H2AX誘導は、直接的なDSBsが引き起こされた後、ATMまたは

DNA-PKを介した伝達経路によって誘導されていることが示唆された。 
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Fig. 19 Generation of γ-H2AX and dependency on cell cycle (MCF-7 cells). 

Relationship between generation of γ-H2AX and cell cycle phases analyzed using flow 

cytometry. Cells treated with NPEO(15) (100 µM) for 1 h were fixed and stained with 

antibody for γ-H2AX and PI. Left panels: γ-H2AX detected by immunofluorescence staining. 

Center panels: cell cycle phases analyzed by PI staining. Right panels: relationships between 

generation of γ-H2AX and cell cycle phases (PI).  

 

 



35 

 

 

Fig. 20 Generation of γ-H2AX after treatment with NPEO(15) in the presence of ATM 

inhibitors (MCF-7 cells). 

Cells were pretreated with inhibitors (Wort and CF) for 0.5 h, then treated with NPEO(15) 

(100 µM) for 1 h. 
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3-2-2 γ-H2AX誘導における ROS の関与 

γ-H2AXには、DNAに直接的な損傷があたえられた際に引き起こされる場合と、細胞内に生

成されたROSなどによるDNA損傷から、修復、複製などを介して誘導される間接的な場合が

あることは前述した。そこでまずROSの関与を検討した。 

100 μMのNPEO(15)および5 mMのH2O2を1時間作用させた後、細胞内ROSをDCFH-DA

（ROS蛍光試薬）を用いて検出した。Fig. 21Aより、H2O2を作用させた細胞では、高いROSの

検出が確認されたが、NPEO(15)を作用させた細胞では検出されなかった。酸化防止剤 

N-acetylcystein (NAC)を加え、100 μMのNPEO(15)および5 mMのH2O2を1時間作用させた

後のγ-H2AX誘導を確認した（Fig. 21B）。NACを添加することで、H2O2作用によるγ-H2AX

の増加は抑制されたが、NPEO(15)作用によるγ-H2AXの増加は抑制されなかった。また

BSFGEによるDSBsの検出においても同様な結果であり、NPEO(15)によるDSBsの生成は

NACで抑制されないが、H2O2による生成はNAC 25 mMで完全に消失した（Fig. 22）。これら

の結果から、NPEO(15)によるγ-H2AXの誘導増加は、ROSに関与していないことが示され

た。 

さらに、γ-H2AXはアポトーシスの際のDNA断片化においても検出される[61]ため、100 μM

のNPEO(15)作用後のcaspase-3の活性を測定した（Fig. 23A）。UVC照射は、caspase-3活性

のポジティブコントロールとした。NPEO(15)作用後、γ-H2AX は短時間で検出されたが、

caspase-3の活性化は4時間まで確認されなかった。汎カスパーゼ阻害剤(Z-Asp-CH2-DCB)

を作用させた場合、NPEO(15)作用によるγ-H2AXの誘導を抑制しなかった（Fig. 23B）。これ

らの結果から、NPEO(15)によるγ-H2AXの誘導増加は、アポトーシスの際のDNA断片化とは

関係ないことが示された。 

 

3-2-3 NPEO(15)によるプラスミドDNAの損傷 

NPEO作用そのものによりDNA損傷が引き起こされるのか否か、plasmid relaxation assayに

よって検討した（Fig. 24）。スーパーコイルDNA（sc-DNA）に切断がはいると、開環状DNA

（oc-DNA）に転換する。そのため、NPEOがDNAに直接損傷をもたらす場合、DNAプラスミ

ドへの作用が起こりsc-DNAはoc-DNAに転換されると考えられる。しかし、非常に高濃度の

NPEO(15)（100 μM-10,000 μM）の添加においても、sc-DNAはoc-DNAへ転換されなかった。

この結果は、DSBsや付随するγ-H2AXの誘導が、直接DNAへNPEOが作用しγ-H2AXを誘

導したのではなく、何らかの細胞内イベントにより引き起こされたことを示唆していた。 

 

 



37 

 

 

Fig. 21 Involvement of ROS in generation of γ-H2AX by NPEO(15) (MCF-7 cells). 

(A) Intracellular ROS formation after treatment with NPEO(15). Cells incubated in the 

presence of 10 µM of DCFH-DA for 0.5 h were treated with NPEO(15) (100 µM) or H2O2 (5 

mM) for 1 h. The fluorescence intensity of DCFH-DA was analyzed by FCM. (B) Western 

blot analysis for γ-H2AX. Cells incubated with NAC (5–25 mM) for 30 min were treated with 

NPEO(15) (100 µM) or H2O2 (5 mM) for 1 h. Actin is a standard for the equal loading. 
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Fig. 22 Involvement of ROS in generation of DSBs by NPEO(15) (MCF-7 cells). 

Cells incubated with NAC (5-25 mM) for 30 min were treated with NPEO(15) (100 uM) or 

H2O2 (5 mM) for 1 h. BSFGE was performed for detection of DSBs. 
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Fig. 23 Involvement of apoptosis in generation of γ-H2AX by NPEO(15) (MCF-7 cells). 

(A) Caspase-3 activity after treatment with NPEO(15). Cells were treated with NPEO(15) 

(100 µM) for each indicated period (0.25–4 h). Caspase-3 activity was measured using a 

fluorescence substrate. Values are means ± S.D. (n = 5). (B) Generation of γ-H2AX in the 

presence of a caspase inhibitor. Cells pretreated with a pan-caspase inhibitor 

(Z-Asp-CH2-DCB) for 0.5 h were treated with NPEO(15) (100 µM) for 1 h. 
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Fig. 24 Plasmid relaxation assay. 

Plasmid DNA was treated with NPEO(15) (100–10,000 µM) for 1 h. Conformational change 

of plasmid DNA was analyzed by agarose gel electrophoresis. Super coiled and open circular 

DNA are represented as “sc” and “oc”, respectively. 

 

第四節 紫外線照射 NPEO による γ-H2AXの誘導 

4-1 実験材料および実験方法 

4-1-1 実験材料 

第二節 2-1-1 と同様のものを使用した。 

 

4-1-2 紫外線照射試料の調製 

PBS(-)で 10 mM 濃度に調整した各 NPEO 溶液を、第一章第三節 3-1-2 の条件で線量

100–1000 J/cm2の範囲で紫外線照射した。照射した各NPEO溶液を、最終濃度が指定の濃

度となるように培養培地で希釈し、実験に使用した。 

 

4-1-3 実験方法 

生存率の測定は、第二節 2-1-3 と同様に行った。 

γ-H2AXの測定は、第二節 2-1-4 と同様に行った。 

DSBsの測定は、第二節 2-1-5 と同様に行った。 

 

4-2 実験結果 

4-2-1 紫外線照射後の NPEO分解物によるMCF-7細胞の生存率への影響 

Fig. 25に UVB照射（100–1000 J/cm2）した NPEO(15)作用後のMCF-7細胞の生存率を示

す。NPEO(15)濃度依存的に生存率は低下した。NPEO(15)に UVB を照射すると、線量依

存的に生存率が回復した。次に、Fig. 26にUVB照射（100–1000 J/cm2）したNPEO(70)の分

解物作用後のMCF-7 細胞の生存率を示す。UVB照射 500 J/cm2を下限に、線量上昇にと

もない一旦生存率が減少し、その後増加した。この変化は濃度が異なっても同様であった。 
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Fig. 25 Cytotoxicity of NPEOs irradiated with UVB. 

NPEO(15) were irradiated with UVB (100–1000 J/cm
2
). Cells survival after treatment with 

UVB-irradiated NPEO(15) at concentrations ranging from 100 to 500 μM for 24 h was 

determined by Trypan blue exclusion assay (MCF-7 cells). Values are the mean ± SD (n = 5). 
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Fig. 26 Cytotoxicity of NPEOs irradiated with UVB. 

NPEO(70) were irradiated with UVB (100–1000 J/cm
2
). Cells survival after treatment with 

UVB-irradiated NPEO(70) at concentrations ranging from 100 to 500 μM for 24 h was 

determined by Trypan blue exclusion assay (MCF-7 cells). Values are the mean ± SD (n = 5). 

 

4-2-2 紫外線照射後の NPEO分解物による γ-H2AXの誘導（免疫染色法） 

Fig. 27に、各波長の紫外線を照射した NPEOによる細胞内の γ-H2AXの誘導の蛍光染色

イメージを示す。未照射の NPEO(10)では γ-H2AXの誘導が確認されたが、UVA照射 1000 

J/cm2およびUVB照射 500 J/cm2で若干減少し、UVB照射 1000 J/cm2およびUVC照射で

その誘導が顕著に減少した。逆に、未照射の NPEO(70)では γ-H2AX の誘導が見られなか

ったが、UVA照射 1000 J/cm2および UVB照射 500 J/cm2で誘導が顕著に増加し、UVA照

射 500 J/cm2、UVB照射 1000 J/cm2、UVC 照射 500 J/cm2で若干の増加傾向を示した。次

に、Fig. 28に線量（100-1000 J/cm2）をかえて UVB照射した NPEO(70)による γ-H2AXの誘

導を示す。照射線量を上昇させると γ-H2AX の誘導量が増加し、500 J/cm2をピークに今度

は減少した。 
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Fig. 27 Images of γ-H2AX foci after treatment with UV-irradiated NPEOs (MCF-7 cells). 

γ-H2AX foci produced by treatment with UV-irradiated NPEOs (300 μM) for 4 h were 

determined. Nuclei were stained with PI. 

(A) γ-H2AX produced by NPEO(10) exposed to UVA, B and C (500 and 1000 J/cm
2
). 

(B) γ-H2AX produced by NPEO(70) exposed to UVA, B and C (500 and 1000 J/cm
2
). 
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Fig. 28 Images of γ-H2AX foci after treatment with UVB-irradiated NPEO(70) (MCF-7 

cells). 

γ-H2AX foci produced by treatment with UVB-irradiated NPEO(70) (300 μM) for 4 h were 

determined. NPEO(70) was exposed to several doses of UV (100, 300, 500, 700 and 1000 

J/cm
2
). 
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4-2-3 紫外線照射後の NPEO分解物による γ-H2AXの誘導（ウエスタンブロッティング法） 

Fig. 29に、各波長の紫外線を照射した NPEOによる γ-H2AX誘導のウエスタンブロッティン

グイメージを示す。NPEO(10)において、UVA 照射でわずかに γ-H2AX が減少し、UVB、

UVC 照射で線量依存的に顕著に減少した。逆に、NPEO(70)において、UVA 照射で線量

依存的に誘導量が増加したが、UVB 照射では 500 J/cm2をピークに、UVC 照射では 250 

J/cm2 をピークに一旦誘導量が増加した後、減少する傾向を示した。この結果は、4-2-2 に

示した免疫蛍光染色法での結果と一致した。 

 

Fig. 29 Generation of γ-H2AX after treatment with UV-irradiated NPEOs (MCF-7 cells). 

γ-H2AX after treatment with UV-irradiated NPEO(10) (A) and NPEO(70) (B) (100 μM) for 4 

h was detected using Western blotting. Actin was used as a standard for the equal loading of 

proteins for SDS-PAGE. 
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4-2-4 紫外線照射後の NPEO分解物による DNA二本鎖切断 

各波長のUVを照射したNPEO作用後のDSBsの生成をBSFGEにて解析した。UVA照射した

NPEO(10)ではすべての線量においてDSBsの生成が確認できたが、UVB照射ではその生

成が線量依存的に減少し、UVC照射ではその生成が確認されなかった (Fig. 30)。

NPEO(70)においては、UVA照射の1000 J/cm2およびUVB照射500 J/cm2で顕著なDSBsが

検出できたが、その他線量およびUVC照射ではほとんど検出ができなかった（Fig. 31）。こ

の結果は、先のウエスタンブロッティングの結果や細胞生存率の結果と一致した。 

 

 

Fig. 30 Formation of DSBs after treatment with UV-irradiated NPEO(10) (MCF-7 cells). 

Cells treated with NPEO(10) for 4 h were solidified in 1 % low-melting agarose and treated as 

described in Materials and Methods. The gel stacks containing the cells were loaded onto a 

0.8 % agarose gel, and BSFGE was carried out. 
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Fig. 31 Formation of DSBs after treatment with UV-irradiated NPEO(70) (MCF-7 cells). 

Cells treated with NPEO(70) for 4 h were solidified in 1 % low-melting agarose and treated as 

described in Materials and Methods. The gel stacks containing the cells were loaded onto a 

0.8 % agarose gel, and BSFGE was carried out. 

 

第五節 紫外線照射 NPEO による γ-H2AX誘導メカニズム 

5-1 実験材料および実験方法 

5-1-1 実験材料 

第二節 2-1-1 と同様のものを使用した。 

 

5-1-2 試料の調製 

第四節 4-1-2 と同様な方法で調整した。 

 

5-1-3 実験方法 

第三節 3-1 と同様に行った。 
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5-2 実験結果 

5-2-1 紫外線照射 NPEOによる γ-H2AX誘導と細胞周期との関係 

各波長の UV照射 NPEO(10、70)における、γ-H2AXの誘導と細胞周期との関係をフローサ

イトメーター（FCM）にて確認した（Fig. 32）。UVA照射したNPEO(10)では、いずれの線量に

おいても S期、G1期、G2M期のすべての分裂フェーズで γ-H2AXの増加が見られた。UVB

照射したNPEO(10)では、500 J/cm2の線量においてすべての分裂フェーズで γ-H2AXの増

加が見られたが、1000 J/cm2の線量では増加は確認されなかった。UVC照射ではいずれの

線量においても γ-H2AXの誘導は検出されなかった。 

UVA 照射した NPEO(70)では、500 J/cm2の線量においてすべての分裂フェーズで若干の

γ-H2AX の増加が確認され、1000 J/cm2 の線量でさらに増加した。UVB、UVC 照射した

NPEO(70)では、500 J/cm2の線量において γ-H2AXの増加が確認され、その後 1000 J/cm2

の線量では確認されなくなった。これらの結果は、ウエスタンブロッティング法による γ-H2AX

誘導の検出結果と一致する。また、すべての γ-H2AX の増加において、分裂フェーズ特異

的な検出が確認されなかったことから、細胞周期との関連性はないと考えられた。 

500 J/cm2の線量の UVB照射した NPEO(70)について、wortmannin または caffeineを添加

し、γ-H2AX の誘導を測定した（Fig. 33）。その結果、各阻害剤の添加でそれぞれ濃度依存

的に γ-H2AX の誘導が抑制された。これは、UVB 照射された NPEO(70)による γ-H2AX の

誘導が、DSBs を原因として ATM または DNA-PK の活性により引き起こされていることを示

唆し、未照射の側鎖の短い NPEO による γ-H2AX の誘導と同様な経路で引き起こされてい

ると推察された。 

 

5-2-2  紫外線照射 NPEOによる γ-H2AX誘導と ROS の関与 

NPEO 分解物による γ-H2AX 誘導における細胞内の ROS 生成の関与について H2O2と比

較検証した（Fig. 34）。H2O2による ROS 生成よりかなり劣るが、UVB 照射した NPEO(70)に

おいて若干の ROS 生成が確認された（Fig. 34A）。しかし、酸化防止剤 NAC を添加した検

証結果（Fig. 34B、34C）では、H2O2による γ-H2AX の誘導が抑制されたのに対し、UVB 照

射されたNPEO(70)において γ-H2AXの誘導では若干の抑制が確認されたが有意な変化は

見られなかった。同様に DSBs の生成においても、H2O2作用では抑制されたが、UVB照射

NPEO(70)作用では NAC による抑制が見られなかった。これらの結果から UVB 照射された

NPEO(70)による γ-H2AX は、若干の ROS の関与はあるものの、主な経路は未照射の側鎖

の短いNPEOによる γ-H2AX誘導の経路と同様に、ROSに関与しない経路である事が示唆

された。 
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Fig. 32 Flow cytometric analysis of γ-H2AX and cell cycle phases after treatment with 

UV-irradiated NPEOs (MCF-7 cells). 

Cells treated with NPEOs for 4 h were fixed and immune-stained with γ-H2AX antibody and 

PI as described in Materials and Methods. The cells were analyzed using FCM and cell 

cycledependent formation of γ-H2AX was revealed as dotted blots. (A): NPEO(10), (B): 

NPEO(70). 
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Fig. 33 Generation of γ-H2AX after treatment with UVB-irradiated NPEO(70) (MCF-7 

cells). 

Cells were pretreated with inhibitors (wortmannin(Wort) and caffeine(CF)) for 0.5 h, then 

treated with UVB (500 J/cm2) -irradiated NPEO(70) (300 μM) for 4 h. (A): wortmannin, (B): 

caffeine 
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Fig. 34 Involvement of ROS in the generation of γ-H2AX by UVB-irradiated NPEO(70). 

(A) Cells incubated in the presence of 10 μM of DCFH-DA for 0.5 h were treated with UVB 

(500 J/cm
2
)-irradiated NPEO(70) (300 μM) or H

2
O

2
 (3 mM) for 4 h (MCF-7 cells). The 

fluorescence intensity of DCFH-DA was analysed by FCM. 

(B) Cells incubated with NAC (5–20 mM) for 30 min were treated with UVB-irradiated (500 

J/cm
2
) NPEO(70) (300 μM) or H

2
O

2
 (3 mM) for 4 h (MCF-7 cells). Actin is a standard for 

equal loading. 

(C) Cells were treated as same as (B), and BSFGE was carried out. 
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第六節 考察 

細胞の遺伝毒性を評価する指標として γ-H2AX の検出が注目されている[62、63]。γ-H2AX

は、免疫組織化学による可視化によって、簡便な操作で核内での点状構造物（フォーカス）

として観察できるため、多くの研究者に利用され始めている。本章では MCF-7 細胞を用い

て NPEO作用による γ-H2AXの誘導について検討した。前章において、NPEOの生存率へ

の影響は細胞種により違いが見られたため、まず始めに MCF-7 細胞における生存率を検

討した。MCF-7 細胞の生存率は、前章の各細胞の増殖率への影響と同様に、NPEO の側

鎖によって変化し、側鎖15で最も高い細胞死を示した。そのため、以降の実験はNPEO(15)

を使用し、また比較対象として影響がほとんど現れなかった NPEO(70)を用いた。UVB 照射

後の NPEO(15)分解物および NPEO(70)分解物も、MCF-7細胞以外を使用した前章の結果

と同様な生存率の変化を示した。 

γ-H2AXの誘導や DSBsの生成は、NPEOの側鎖の長さに依存して側鎖が短いほど顕著に

見られ、この影響は濃度依存的に増加した。この結果は生存率の変化と一致することから、

NPEO作用によって DSBsが誘導され、細胞の生存率に影響を及ぼしたと考えられた。 

また注目すべき点は、100 μM以下の低濃度のNPEO作用、すなわち、細胞生存率にあまり

影響が出ない濃度において、γ-H2AX の誘導が観察できた点である。BSFGE による DSBs

の検出で 75 μMから強く DSBsが検出されたのに対し、γ-H2AXの誘導が 25 μMから有意

に観察されたことからも、γ-H2AX を利用した DNA 損傷の検出は高感度であることを示して

いる。この結果は、γ-H2AXがパルスフィールドゲル電気泳動や comet assays など他の方法

よりも DNA 損傷を鋭敏に検出できるというこれまでの報告と[60]一致する。また、NPEO によ

る γ-H2AX の誘導は、アポトーシスによるものではないことを示しており、その点については

後述する。 

さらに紫外線照射による NPEO 分解物についても γ-H2AX の誘導を検討した。前章で紫外

線照射による NPEO の分解状態に応じた細胞増殖率の変化を明らかにしたが、γ-H2AX 誘

導および DSBs 生成は、前章の増殖率の結果（Fig. 11）と同様な傾向を示した。そのため紫

外線照射によって生成した NPEO 分解物の細胞毒性も紫外線未照射の NPEO の影響と同

様に、DSBs生成が寄与していると考えられる。 

γ-H2AXの誘導は、DNAの直接的なDSBsに起因によるもの[43、58]と、さまざまなDNA損

傷が生成した場合に DNA複製や修復の過程で生じる間接的な DSBsに起因する[44、45、

59]ものがある。そこで NPEO作用による γ-H2AX と細胞周期の関連性を確認した（Fig. 19）

が、細胞周期依存性は見られず、NPEO作用における γ-H2AX誘導は、直接的な DSBs に

より起こることが示唆された。しかしながら、plasmid relaxation assayにより、高濃度の NPEO

においても sc-DNA が oc-DNA に転換されなかったことから、NPEO が直接 DNA を切断し

ているではなく、チャネルタンパク質のような膜輸送システムなどにより細胞内に NPEO が取

り込まれたのち、DSBs を引き起こす機構を誘導すると考えられた。 

電離放射線による γ-H2AX の誘導には、ATM や DNA-PK の伝達経路が介在していること

が報告されている [44、60]。そこで ATM を阻害する caffeine、DNA-PK 阻害剤の

wortmannin を用いて検証を行った結果（Fig. 12A）、どちらも γ-H2AXの誘導を抑制したこと
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から、ATMおよび DNA-PKいずれの経路も経由した γ-H2AXであることが示された。また、

紫外線照射されたNPEOによる γ-H2AXの誘導においても未照射NPEOによる γ-H2AXの

誘導経路と同様な過程によることが示された。 

ノニルフェノールは生体内でROSを発生させることが報告されている[64-66]。ROSは、酸化

の起因となり DNA の一本鎖切断を生成することが知られているため、ROS を生成させる

H2O2をポジティブコントロールとして作用させ、また ROS を抑制する酸化防止剤 NAC を添

加して、NPEO 作用による γ-H2AX の誘導が ROS による影響であるのか検討を行った（Fig. 

12B-12D）。NPEO(15)ではROSの生成や、NACによる抑制が見られず、また細胞周期特異

的な検出も見られなかった（Fig. 20）ため、NPEO による γ-H2AXの誘導は ROS などの酸化

ストレスが関与していない系による経路で引き起こされていると推察された。しかし、前章で

考察した通り NPEO(70)の UVB 照射においては NAC による抑制が確認されたことから、紫

外線照射によるNPEOの分解にはROSの関与が見られるものの、γ-H2AXの誘導にはROS

が影響を与えていないと考えられた。 

 γ-H2AXはアポトーシスのDNAフラグメンテーションによっても生成される[61]。そこで、ア

ポトーシスの伝達経路の一部であるカスパーゼを阻害することで、NPEOによるγ-H2AXの誘

導が影響を受けるのかを確認した。NPEO(15)によるγ-H2AXの誘導において汎カスパーゼ

阻害剤によるγ-H2AX誘導の抑制は確認されず、caspase-3の活性上昇も認められなかった

ため、NPEOによるγ-H2AXの誘導は、アポトーシスのDNAフラグメンテーションとは異なった

系であると推察された。 

以上、NPEOによるγ-H2AXの誘導は、ROSが関与せず、DNA修復過程を介さない直接的

なDSBsにより引き起こされており、また、アポトーシスとは無関係な系であると推測されたが、

詳細な誘導経路については導き出せなかった。 

 

本章では、これまで遺伝毒性が低いとされていた NPEO に、γ-H2AX 誘導を伴う DNA の損

傷（DSBs）が引き起こされることを初めて明らかにした。また、側差の短い NPEO ほど DSBs

の誘導が強く引き起こされ、さらに遺伝毒性の無かった（低い）側鎖の長いNPEOから、紫外

線照射により側鎖の短いNPEOが生成し、遺伝毒性が出現することが示された。NPEO以外

のいくつかの環境化学物質についても、紫外線などによる光分解によってその遺伝的毒性

が増加する報告[67-69]も見られるため、環境中のさまざまな化学物質について、太陽光に

よる光分解の影響とその遺伝毒性について調査することが重要であると考えられた。 
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第三章 陰イオン系界面活性剤 直鎖アルキルベンゼンスルホン酸(LAS)の細胞毒性およ

びヒストン H2AXのリン酸化 

 

第一節 序論 

前章では国内生産量が多い非イオン系界面活性剤について検討したが、1980年頃まで主

流であった陰イオン系界面活性剤についても依然として高い生産量を推移している。中でも

アルキルスルホネート系界面活性剤は、陰イオン系界面活性剤全体の生産量のうち22 %を

占めている、生産量の多い界面活性剤である[1]。そこで、アルキルスルホネート系界面活

性剤である直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（Linear alkylbenzene sulfonate ：LAS）に着目

し、その影響についてNPEOと同様に検討した。 

LASの構造はベンゼン環にアルキル基とスルホン酸塩が直鎖状に繋がった構造で（Fig. 

35）、アルキル基鎖長を変換することで親水性を変化させることができる界面活性剤である。

環境中に流出したLASについては、河川水で 50 μg/L以下、沈殿物からの検出も2 mg/kg

程度とされ[70]、またその残存性も数時間から数日程度であると報告されている[71、72]。水

系生物への影響についてもいくつか見られ、LASの50 %阻害濃度（IC50）が 0.5 mg/L－ 2.0 

mg/Lの範囲であると報告されている[73-76]。環境中に存在するLAS濃度は、水系生物に

影響を与える濃度よりも低いことから、そのリスクは低いと考えられる。しかし人への影響につ

いては、日常的に素手で洗剤液を取り扱うなどで皮膚への暴露が考えられ、人によっては

手荒れなどの健康影響が生じてしまう。そのため、いまだ使用量の多いLASのリスクアセスメ

ントは重要であり、人々の関心も高い。LASの遺伝的な影響については、枯草菌、ネズミチ

フス菌、大腸菌で感受性試験、突然変異試験においていずれも陰性の結果が得られ[77]、

マウスを使った染色体異常においても陰性であった[78]。そのため、LASは遺伝毒性を示さ

ないという見解となっている。また、環境中において微生物分解されたLASが水系生物の半

数致死量LC50に影響を及ぼす報告[79]は見られるが、遺伝毒性にまで言及した報告はな

い。 

そこで本章では、LASによる培養細胞への影響について検討するとともに、γ-H2AXを指標

に遺伝毒性に関する検討を行った。また、紫外線照射後のそれらの変化について検討し

た。 
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第二節 LASの培養細胞への影響 

2-1 実験材料および実験方法 

2-1-1 実験材料 

【試薬】 

・直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（LAS） 

 
Fig.35 Structure of linear alkylbenzene sulfonate （LAS） 

 

アルキル鎖アベレージ 12（LAS） 商標名 ネオペレックス GS （花王㈱より 譲渡して頂い

た。） 

アルキル鎖 10（C10LAS） （和光純薬工業より購入した。） 

アルキル鎖 13（C13LAS） （和光純薬工業より購入した。） 

その他の試薬は第一章第二節と同様の試薬または市販の特級品を使用した。 

 

【細胞】 

第一章第二節と同様の NIH-3T3細胞を使用した。 

 

【培養用培地】 

第一章第二節と同様の NIH-3T3細胞用培地を使用した。 

 

2-1-2 細胞の培養 

  第一章第二節 2-1-2 と同様の方法で行った。 

 

2-1-3 alamarBlue assayによる細胞増殖率の測定 

  第一章第二節 2-1-3 と同様の方法で行った。 

 

2-2 実験結果 

Fig. 36 に LAS および NPEO 作用 48時間後の NIH-3T3 細胞における細胞増殖率変化を

示す。LAS および NPEO いずれの界面活性剤においても有意に細胞増殖の減少が観察さ

れた。この結果から、LAS も NPEO と同様に細胞への影響を示すことが確認された。 
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Fig. 36 Effect of NPEO and LAS on cell proliferation. 

NIH-3T3 cells were incubated with NPEO(10) (conc.100 μM) and LAS (conc.300 μM). The 

fluorescence intensity of alamarBlue was measured as in NPEO(10) and LAS. Values are 

means ± S.D. (n = 5). 

 

第三節 LASによる γ-H2AXの誘導 

3-1 実験材料および実験方法 

3-1-1 実験材料 

【試薬】 

第二節 2-1-1 と同様のものを使用した。 

 

【細胞】 

第二章第二節と同様の MCF-7細胞を使用した。 

 

【培養用培地】 

第二章第二節と同様の MCF-7細胞用培地を使用した。 

 

3-1-2 細胞の培養 

  第二章第二節 2-1-2 と同様の方法で行った。 
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3-1-3 実験方法 

γ-H2AX の測定は、第二章第二節 2-1-4 と同様の方法で行った。DSBs の測定は、第二章

第二節 2-1-5 と同様に行った。 

 

3-2 実験結果 

3-2-1 LAS 作用後の γ-H2AXの生成 

 Fig. 37Aに、MCF-7細胞に LASを 100 μM作用させた、2時間後の γ-H2AX免疫蛍光染

色像を示す。LASで処理された細胞は、NPEOの時と同様に核内に γ-H2AXのドット状の蛍

光が鮮明に観察された。また、それは LAS の濃度依存的に増加した（Fig. 37B）。 

 ウエスタンブロッティング法においても、γ-H2AX を検討した。LAS 処理により 50 μM の低

濃度作用から γ-H2AXが検出され、濃度依存的に増加した（Fig. 38）。また、300 μM作用に

おいては、作用時間依存的に γ-H2AX が増加した。この結果から、NPEO 作用と同様に

LAS作用でも γ-H2AX の生成が引き起こされることが示された。 

 

3-2-2 LAS 作用後の DNA二本鎖切断（DSBs）の生成 

 各濃度（50-500 μM）の LAS を MCF-7 細胞に 2 時間作用させた後、DSBs の誘導を

BSFGEにて確認した（Fig. 39）。その結果、DSBs が濃度依存的に引き起こされた。これは、

γ-H2AXの生成の結果とほぼ一致し、NPEO作用と同様に γ-H2AXの生成が DSBs誘導に

起因することを示した。 
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Fig. 37 Generation of γ-H2AX after treatment with LAS (MCF-7 cells). 

(A) Images of γ-H2AX foci produced by treatment with LAS (100 µM). 

(B) Images of γ-H2AX foci 2 h after cells were treated LAS (100 – 300 µM). 

Nuclei were stained with DAPI and merged with the images for the generation of γ-H2AX. 
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Fig. 38 Generation of γ-H2AX after treatment with LAS (MCF-7 cells). 

Western blotting was performed for detection of γ-H2AX after treatment with LAS (50-500 

µM) or with LAS (300 µM) for predetermined time (1, 2 and 4 h). Actin was used as a 

standard for the equal loading of proteins for SDS-PAGE. 

 

Fig. 39 Generation of DSBs after treatment with LAS (MCF-7 cells). 

DSBs were detected 2 h after treatment with LAS (50-500 µM) by BSFGE. All experiments 

were repeated two or three times with similar results. 
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第四節 LASによる γ-H2AX誘導メカニズム 

4-1 実験材料および実験方法 

4-1-1 実験材料 

第三節 3-1-1 と同様のものを使用した。 

 

4-1-2 細胞周期依存的 γ-H2AXの測定 

第二章第三節 3-1-2 と同様の方法で行った。 

 

4-1-3 FCM による細胞内活性酸素種（ROS）の測定 

第二章第三節 3-1-3 と同様の方法で行った。 

 

4-2 実験結果 

4-2-1 LAS 作用後の γ-H2AX誘導と細胞周期との関連性 

300 μMの LAS を MCF-7細胞に 30分間作用させた後の γ-H2AXの誘導と細胞周期の関

係について、FCM のドットプロット図を示した（Fig. 40）。細胞周期のドットカウント図（図内左

上）では、LAS作用後においてもドット分布の変化が見られなかったことから、LAS作用では

細胞周期は変化しないことが示された。しかし、γ-H2AXの蛍光強度はすべての細胞周期に

おいて LAS 処理された細胞で増加した。この結果から LAS 処理による γ-H2AX の誘導に

細胞周期依存性は見られず、LAS が DSBsを直接的に引き起こしていることが示唆された。 

LASにより誘導された γ-H2AXは、ATM阻害剤（KU55933）を作用させると濃度依存的に減

少した（Fig. 41）。この結果から、LAS処理による γ-H2AXの誘導は ATMを介した伝達経路

によって誘導されたことが示された。 

これらの結果は、NPEO 作用の γ-H2AXの誘導メカニズムと同様な結果であった。 
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Fig. 40 Cell cycle and the generation of γ-H2AX after treatment with LAS (MCF-7 cells). 

Cells treated with LAS (300 µM) for 2 h were fixed and stained with the antibody for 

γ-H2AX and PI. Cell cycle phases and the correspondent generation of γ-H2AX were 

analyzed using FCM. Histograms show the cell cycle distribution; horizontal axis: DNA 

contents (PI), vertical axis: cell number. 

 

 

 

 

Fig. 41 Effect of the ATM inhibitor on the generation of γ-H2AX. 

Cells were treated with the ATM inhibitor, KU55933, 30 min before being treated with LAS 

(MCF-7 cells). 
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4-2-2 LAS 作用後の γ-H2AX誘導と ROS の関与 

300 μMの LASをMCF-7細胞に 2時間、または 5 mMの H2O2を 1時間作用させた後、細

胞内 ROSをDCFH-DAを用いて検出した（Fig. 42）。H2O2を作用させた細胞では高い ROS

の検出が確認されたが、LAS を作用させた細胞ではわずかな検出にとどまった。酸化防止

剤（NAC）を 20 mM 加え、LAS（300 μM）または H2O2（5 mM）を作用させた結果では（Fig. 

43）、NAC を添加することで H2O2を作用させた細胞では γ-H2AX の誘導が抑制されたが、

LASを作用させた細胞では抑制されなかった。これらの結果から、LASによる γ-H2AXの誘

導には、NPEOによる作用と同様に、ROS が関与していないことが示された。 

 

Fig. 42 Intracellular ROS formation after treatment with LAS. 

Cells incubated in the presence of 10µM of DCFH-DA for 0.5 h were treated with LAS (300 

µM) or H2O2 (5 mM) for 1 h (MCF-7 cells). The fluorescence intensity of DCFH-DA was 

analyzed by FCM.  

 

Fig. 43 Involvement of ROS in generation of γ-H2AX by LAS. 

Cells incubated with NAC (0,20 mM) for 30 min were treated with LAS (300 µM) or H2O2 (5 

mM) for 1 h (MCF-7 cells). Actin is a standard for the equal loading. 
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第五節 LASの紫外線照射による分解 

5-1 実験材料および実験方法 

5-1-1 実験材料 

第一章第三節 3-1-1および第二節 2-1-1 と同様のものを使用した。 

  （LAS、C10LAS、C13LAS） 

 

5-1-2 LAS への紫外線照射 

第一章第三節 3-1-2 と同様の方法で行った。 

 

5-1-3 試料の調製 

本実験に使用した側鎖平均 C12 の LAS（以下、LAS）およびスタンダード LAS（C10LAS、

C13LAS）を、10 mM 濃度の水溶液に調整後、実験用 LAS には 5-1-2の条件で UVBを各

線量（100-1000 J/cm2）照射し、1 mM の濃度でアセトニトリルに溶解し、HPLC 用試料とし

た。 

 

5-1-4 HPLC 用移動相溶液の調製 

移動相は 45 %アセトニトリル溶液に、1 mMの過塩素酸ナトリウム（NaClO4）を添加し、ソニケ

ーターで 30分超音波処理し脱気したものを使用した。 

 

5-1-5 HPLC 測定条件 

測定は、LC-10A series（島津製作所）を用い、カラムはシリカカラム TSKgel Silica-150

（4.6mmID×25cm）（東ソー）を用い、カラム温度 25.0℃、流量 1.0 mL/min で行い、検出は

UV 吸収 220 nm で行った。インジェクションはマニュアルインジェクターで行い、サンプルレ

ーンは 5 μl を使用した。 

 

5-2 実験結果 

Fig. 44 に、スタンダード LAS（C10LAS、C13LAS）および LAS の UVB 照射後の分解物の

HPLC パターンを示した。HPLC パターンでは、アルキル基鎖長が短いほど、検出速度が速

くなっている。UVB照射により照射線量依存的にピークが減少していることが確認された。ス

タンダード LAS のピークパターンから、鎖長が短くなるような分解の場合、検出時間の早い

位置にピークが移動することが予測されるが、ピークの移動は見られずピークの減少のみが

観察されていることから、NPEO と同様なベンゼン環の崩壊による分解が引き起こされている

可能性が考えられた。 
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Fig. 44 Structures of LAS and HPLC patterns after exposure to UVB. 

Standard LAS (C10LAS and C13LAS) and UVB (0-1000 J/cm
2
)-irradiated LAS were analyzed 

using HPLC. The arrows indicated LAS with each alkyl radical. 
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第六節 紫外線照射 LAS の培養細胞への影響 

6-1 実験材料および実験方法 

6-1-1 実験材料 

第二節 2-1-1 と同様のものを使用した。 

 

6-1-2 実験方法 

PBS(-)で 10 mM 濃度に調整した LAS 溶液を、第二章第三節 3-1-2 の条件で線量 500 

J/cm2でUVB照射した。照射した LAS溶液を、最終濃度が 300 μMとなるように培養培地で

希釈し、実験に使用した。細胞の増殖率の測定は、第一章第二節 2-1-3 と同様の方法で行

った。 

 

6-2 実験結果 

Fig. 45 に LAS 作用 48 時間後の NIH-3T3 細胞における細胞増殖率変化を示す。LAS 作

用により有意に細胞増殖は減少した。500 J/cm2のUVB照射された LASではその減少が有

意に抑制された。この結果から、LASもNPEOと同様に紫外線照射によってLASが分解し、

その毒性が減少することが確認された。 

 

Fig. 45 Effect of LAS degradated by UVB irradiation on cell proliferation. 

NIH-3T3 cells were incubated with LAS (conc.300 μM) irradiated with UVB (500 J/cm
2
). 

The fluorescence intensity of alamarBlue was measured as in LAS. Values are means ± S.D. 

(n = 5). Significant differences from untreated cells are represented by ***p < 0.001. 
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第七節 紫外線照射 LAS による γ-H2AXの誘導およびそのメカニズム 

7-1 実験材料および実験方法 

7-1-1 実験材料 

第三節 3-1-1 と同様のものを使用した。 

 

7-1-2 紫外線照射試料の調製 

第六節 6-1-2 と同様のものを使用した。 

 

7-1-3 実験方法 

γ-H2AXの測定は、第二章第二節 2-1-4 と同様の方法で行った。 

DSBsの測定は、第二章第二節 2-1-5 と同様に行った。 

細胞周期依存的 γ-H2AXの測定は、第二章第三節 3-1-2 と同様の方法で行った。 

 

7-2 実験結果 

7-2-1 紫外線照射 LAS 作用後の γ-H2AXの誘導 

Fig. 46に、UVB照射（1000 J/cm2）後の LASをMCF-7細胞に 300 μM作用させ、2時間後

の γ-H2AX免疫蛍光染色像を示す。LASで処理された細胞は核内に γ-H2AXのドット状の

蛍光が鮮明に観察されたのに対し、UVB 照射後の LAS で処理された細胞では、ドット状の

蛍光が少なくなっていた。 

ウエスタンブロッティング法の結果においても、LAS への UVB 照射により線量依存的に

γ-H2AXが減少することが確認された（Fig. 47）。この結果から、UVB照射により、LAS が分

解し、DNA損傷性が抑制されていることが示された。 

 

Fig. 46 Images of γ-H2AX foci after treatment with UV-irradiated LAS (MCF-7 cells). 

γ-H2AX foci produced by treatment with UVB-irradiated (1000 J/cm
2
) LAS (300 µM) for 2 h 

were determined. 
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Fig. 47 The generation of γ-H2AX after treatment with LAS exposed to UVB (MCF-7 cells). 

Western blotting was performed for detection of γ-H2AX after treatment with UVB-irradiated 

(100-1000 J/cm
2
) LAS (300 µM) for 2 h. Actin was used as a standard for the equal loading of 

proteins for SDS-PAGE. 
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7-2-2 紫外線照射 LAS 作用後の DSBsの生成 

 UVB を各線量（100-1000 J/cm2）照射した LAS を MCF-7 細胞に 2 時間作用させ、DSBs

の誘導を BSFGEにて確認した（Fig. 48）。その結果、各線量で DSBs の検出が線量依存的

に減少した。これは、γ-H2AXの生成の結果とほぼ一致した。また NPEOおよび紫外線照射

NPEO分解物の作用による DSBs誘導と同様の結果であった。 

 
Fig. 48 Generation of DSBs after treatment with LAS exposed to UVB (MCF-7 cells). 

Detection of DSBs 2 h after treatment with UVB (100-1000 J/cm
2
)-irradiated LAS (300 µM) 

was performed by BSFGE. 
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7-2-3 紫外線照射 LASによる γ-H2AX誘導と細胞周期との関連性 

Fig. 49に UVB照射（500、1000 J/cm2）した 300 μMの LAS を MCF-7 細胞に 30分間作用

後の γ-H2AX の誘導と細胞周期の関係について、FCM のドットプロット図を示した。細胞周

期のドットカウント図（data not shown）では、UVB照射 LAS 分解物作用後においてドット分

布に変化が見られず細胞周期は変化しなかったが、LAS 分解物で処理された細胞におい

て、すべての周期に γ-H2AXの誘導が観察され、また LASへのUVB照射線量が増加する

に従い γ-H2AXの誘導が減少した。 

 

 

Fig. 49 Cell cycle and the generation of γ-H2AX after treatment with LAS exposed to UVB. 

Cells treated with UVB-irradiated (500,1000 J/cm2) LAS (300 µM) for 2 h were fixed and 

stained with the antibody for γ-H2AX and PI (MCF-7 cells). Cell cycle phases and the 

correspondent generation of γ-H2AX were analyzed using FCM. γ-H2AX-positive cells were 

gated (upper dotted positive slope). 
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第八節 考察 

 本章において培養細胞の増殖率に対するLASの影響を検討した。LAS 300 μMの濃度で

細胞増殖率が 95 %以上減少した（Fig. 36）。この濃度は、水系生物における IC50 0.5 mg/Lよ

りも低い数値である。皮膚に接触した LAS は、皮膚内への吸収は低いが、皮膚表面上に長

時間留まるため[80]、その影響は無視できない。次に LAS の細胞への遺伝毒性について

γ-H2AXの誘導を指標として検討した。LASによる γ-H2AXの誘導は、NPEO作用と同様に

細胞内にドット状の蛍光が鮮明に確認され（Fig. 37A）、それは濃度依存的に増加し    

（Fig. 37B、38）、また作用時間依存的であった（Fig. 38）。この結果は、LAS の突然変異試

験での結果[77]や染色体異常の確認では陰性という結果[78]と反し、遺伝毒性が確認され

たことを示している。また、NPEO と同様に 50 μMの低濃度から γ-H2AXの誘導が確認され

ているため、アポトーシスを反映した γ-H2AXの誘導ではないと推察される。この濃度での影

響は、オオミジンコの LC50の濃度（1.2 - 53.1 mg/L）よりもはるかに低い濃度である。 

LAS は、DSBs の生成も NPEO 作用と同様に引き起こし、また、細胞周期との関連性 （Fig. 

40）やATM阻害剤を併用した際の結果（Fig. 41）も、NPEO作用と同じ結果となった。そのた

め、LASおよび NPEOを作用させた際の γ-H2AXを引き起こした一連の経路は同じであり、

起因させる要因はNPEOとLASともに同じである可能性が示唆された。また、LASが好気的

条件化で分解される際、アルキル基末端のメチル基が酸化されてカルボキシル基を生じ、さ

らに酸化が進むことでアルキル基の酸化短縮が起こることによる抗酸化作用などが報告され

ている[81、82]が、ROS 生成や酸化防止剤 NAC 添加への影響は見られなかった（Fig. 42、

43）。したがって、NPEO と同様に ROS などの酸化ストレスが関与していない系による

γ-H2AX の誘導であると推察された。NPEO および LAS による DSBs の誘導以外に界面活

性剤（Triton-X）によるDSBsの誘導も、ゲノム外損傷によって引き起こされていること[83]から、

さまざまな界面活性剤において同様経路をたどり、DSBs生成からの γ-H2AX誘導によるリス

クがある可能性が示唆された。 

 本章では、紫外線照射による LAS の分解およびその分解物の培養細胞への影響につい

ても検討した。LAS の UVB 分解では、その分解物作用後の細胞増殖率は未照射と比べ有

意に増加していた。またこれらの結果は、オオミジンコの LC50 において C11LAS が 15.8 

mg/L に対しその微生物分解中間体であるスルホフェニルアルキルカルボン酸塩（C11SPC）

では 355 mg/L であった結果[79]と一致する。紫外線照射された LAS 分解物による DSBs

生成および γ-H2AX の誘導についても、紫外線照射によりその生成や誘導が線量依存的

に減少しているため（Fig. 47、48）、その遺伝毒性が減少していると考えられた。今回、紫外

線照射による LAS 分解のメカニズムとその分解物の特定はできなかったが、紫外線照射が

その毒性を減少させるのに有用であることが確認された。環境中の LAS は、有酸素条件下

でスルホフェニルアルキルカルボン酸（SPC）などの中間生成物をともないながら微生物分

解されている[81-83]。中間生成物である SPCの分解は、脱スルホン化やベンゼン環の開環

によって引き起こされるが、その進行は緩やかである[84、85]。UVB照射した LASにおいて

は、検出ピークの早い時間への移動は確認されず、検出ピークの減少のみが引き起こされ

た（Fig. 44）ことから、アルキル基鎖長の短縮は発生せずにベンゼン環の崩壊が進行してい
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ると推察された。また、UVB 照射 1000 J/cm2では検出ピークがほとんど検出されていないこ

とから、LAS のベンゼン環崩壊がかなり進行していると考えられた。この結果は、UVB を

1000 J/cm2照射する時間がほぼ 1週間程度であったことから、約 1週間の紫外線照射により

LAS を完全分解させた後に環境へ放出させることで、環境への負荷を低減させることが可

能性であると考えられた。 

これらの結果から、LAS や NPEOを含む界面活性剤は、DSBs生成および γ-H2AXの誘導

に関連した遺伝毒性のリスクを有しているが、これら界面活性剤に紫外線を過剰量照射する

ことでそのリスクを軽減させることが可能であると考えられた。また、γ-H2AX が界面活性剤の

種類に依存せず検出されたことから、NPEO、LAS 以外の界面活性剤についてもその遺伝

毒性のリスクが懸念され、さらにこれらの影響は特定のレセプターに働きかける内分泌撹乱

物質のエストロゲン様活性などと異なり、すべての細胞に遺伝的な影響を及ぼすと考えられ

るため、その重要性は高いと思われ、今後さらなる検討が必要である。 
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総括 

 化学物質、なかでも界面活性剤は現在様々な分野と製品で利用されている物質である。

界面活性剤の歴史は古く、紀元前から最初の界面活性剤「石鹸」が作られ、人々に利用さ

れてきた。その後 18世紀半ば頃から起こった産業革命によって工業用の化学物質も発展を

続け、日本国内においても明治初期から界面活性剤の繊維工業での利用で技術革新が進

んでいった。この間大量に生産された界面活性剤は、その後消費され、そのほとんどが環境

中へ流出された。そのため、人を含めた多くの生態系に影響を及ぼしていると考えられるが、

環境中での界面活性剤の分解物とヒトへの毒性を直接的に結ぶ報告は少なく、その中間生

成物の毒性変化にまで着目した報告は少ない。 

 第一章では、現在生産量の多くを占める非イオン系界面活性剤、中でもノニルフェノール

ポリエトキシレイト（NPEO）に着目し、その培養細胞への影響を検討した。各種ヒト培養細胞

に異なる側鎖 2～70 の NPEO を作用させると濃度依存的に細胞増殖率が減少した。また

NPEOの側鎖が短くなるにつれその減少は顕著であり、特に側鎖 10、15、20の NPEO で高

い細胞毒性を示した。これはNPEO(1.5、9、15、40)を作用させた水系生物の LC50への影響

を調査した結果と同様に、側鎖の短いNPEOほど毒性が高いことを示している。ヒトにおいて

は、NPEOが短時間で経皮吸収されることから、人体への影響が懸念される。 

次に、環境中に流出した際に受けている紫外線照射によるNPEOの分解、反応中間体の

毒性について解析した。NPEO の紫外線照射による分解では、NPEO(70)において 750 

J/cm2 線量以上の UVA 照射で側鎖 15 以下の NPEO が生成した。UVB 照射では、まず

NPEOの側鎖 15近傍で切断が起こり、その後ベンゼン環の崩壊まで分解が進行した。UVC

照射ではその影響がより顕著に起こり、短時間でNPEOがベンゼン環まで崩壊した。本実験

で使用した UVA、UVB 波長の紫外線は、通常地表に届く線量とあまり大差がないことから、

これら紫外線照射によるNPEOの分解は、嫌気性の微生物によって分解される工程よりも効

率的な分解を引き起こしていることが示唆された。紫外線照射された NPEO(70)の分解生成

物による培養細胞への毒性は、側鎖の切断と相関しており、毒性の現れなかった NPEO(70)

が側鎖15以下への切断に伴って毒性が増加した。その後、UVBやUVC照射においては、

照射によるベンゼン環の崩壊に伴って毒性が低下した。また、高い毒性を示した NPEO(10)

の紫外線照射分解生成物については、UVA 照射では構造変化が認められず高い細胞毒

性を維持していたが、UVBやUVC照射ではベンゼン環の崩壊が起こり、それに伴って細胞

毒性が低下した。これらの結果から、毒性の現れなかった側鎖の長い NPEO は、地表に到

達しているUVAの暴露によって、側鎖の短いNPEOに変化することで細胞毒性が増加する

一方、毒性の高い側鎖の短いNPEOは環境中のUVA照射では高い毒性を維持し続けるた

め、生態系へのリスクを高めていると考えられた。しかし、UVB や UVC など高エネルギーの

紫外線照射においては、NPEO のベンゼン環崩壊を引き起こし、それに伴って細胞毒性を

低下させたことから、環境中での毒性低下に貢献していることが考えられた。 

 第二章では、NPEO の遺伝的影響をヒストン H2AX のリン酸化（γ-H2AX）に着目して検討

した。側鎖 10 から 20 の NPEO を作用させたヒト乳腺癌由来細胞 MCF-7 細胞において、

γ-H2AX の誘導および DSBs の誘導が濃度依存的、作用時間依存的に増加した。これは
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NPEO が遺伝的毒性を有する可能性は低いとされていたこれまでの報告と異なり、遺伝的

毒性がある可能性を示していた。この誘導は、25 μMの低濃度の NPEO作用から有意に観

察されたことから、NPEO の遺伝的影響へのリスクの高さを示すとともに、γ-H2AX を用いた

遺伝毒性の評価方法の感度の高さを示している。一方、側鎖 70の NPEOでは、γ-H2AXの

誘導および DSBs の誘導は認められず、側鎖の短い NPEO から側鎖 15に向かって誘導が

増加し、側鎖 15から側鎖 70に向かって誘導が減少することが確認された。γ-H2AX誘導の

メカニズムにおいては、NPEO 作用後の γ-H2AX 誘導に細胞周期依存性は認められず、

DNAの複製過程から起こる間接的な DSBsではなく直接的な DSBsであることが示された。

ATM阻害剤や DNA-PK阻害剤の添加、H2O2および NACなどを用いた検討で、ROSなど

の酸化ストレスが関与しない DNA に直接的な作用を及ぼす何らかの経路によることが示さ

れ、また、ATM や DNA-PK を介した応答により γ-H2AX の誘導が引き起こされることが示さ

れた。しかし、DNA プラスミドを用いた in vitro 系で検証した結果では、sc-DNA が oc-DNA

に転換されなかったため、何らかの細胞内イベントによって DSBs が引き起こされていると考

えられた。 

紫外線照射による NPEO の遺伝毒性の変化については、側鎖 70 の NPEO に紫外線を

照射すると、側鎖 15 以下の NPEO の生成に伴って、γ-H2AX の誘導が増加し、その後

UVBやUVC照射ではNPEOのベンゼン環崩壊の進行に伴って γ-H2AX の誘導が減少し

た。紫外線照射した側鎖 10 の NPEO においては、エネルギーの低い UVA 照射では

γ-H2AX の誘導がほとんど変化しなかったが、エネルギーの高い UVB や UVC 照射では

γ-H2AX 誘導が低下した。これらの結果から、側鎖の長い遺伝毒性の低い NPEO は、側鎖

の短いNPEOに変化し、遺伝毒性が増加することが示された。しかし、高エネルギーのUVB

やUVCの長時間照射は、側鎖の短いNPEOをさらに分解しその毒性を低減させることが示

された。第一、二章で得られた結果は、環境中に流出したNPEOの分解生成物のリスク評価

の必要性を示唆するとともに、高エネルギー紫外線照射の環境浄化システムへの応用の可

能性を期待させた。 

 第三章では、非イオン系界面活性剤に次いで生産量の多い陰イオン系界面活性剤である

直鎖アルキルベンゼンスルホン酸（LAS）に着目して検討を行った。LAS 作用によって細胞

増殖率が有意に減少したが、これは水系生物の IC50へ及ぼした影響の際の濃度よりも低い

数値で現れた。また、γ-H2AXの誘導を指標にした遺伝的影響においても、濃度依存的、作

用時間依存的に増加した。γ-H2AXの誘導の経路については NPEO と同様な経路によって

引き起こされていることが確認されたため、化学構造に特異的な発現要因ではなく、界面活

性剤全般にこれらの発現リスクが存在する可能性が示唆された。紫外線照射による影響に

ついては、NPEO と同様に LAS への紫外線照射によって LAS の分解が進み、その遺伝毒

性も含めた細胞毒性が減少した。しかしその分解過程は異なり、NPEO は側鎖（エチレンオ

キシド基）が分解された後、ベンゼン環が分解されているのに対し、LAS は側鎖（アルキル

基）の分解は起こらずにベンゼン環の分解が起こっていた。UVB 照射による LAS の分解は、

照射時間がおよそ 7日程度であり、環境中の微生物による分解時間（約 28日）よりも進行が

早いため、環境中へ流出する際のリスク低減が期待された。 
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 本研究では、NPEO、LAS それぞれの界面活性剤の細胞毒性および遺伝毒性、また、紫

外線照射による分解と分解物の毒性変化について検討した。NPEO と LAS は、γ-H2AX を

誘導することから遺伝毒性を有していることが明らかとなった。また、γ-H2AX が界面活性剤

の種類に依存せず検出されたことから、NPEO、LAS 以外の界面活性剤についてもその遺

伝毒性のリスクが懸念され、さらにすべての細胞に遺伝毒性を示す可能性が示唆されたた

め、その重要度は高いと考えられる。しかし、界面活性剤自身に直接 DNA 損傷を誘導する

能力がないことが明らかとなり、γ-H2AX 誘導メカニズムについては今後の検討が必要であ

る。UVBや UVC などの高エネルギー紫外線の長時間照射は、これら界面活性剤を効果的

に分解し、遺伝毒性を低下させたことから、浄化システムへの応用が期待される。一方、界

面活性剤によっては、紫外線照射により毒性の高い反応中間体に変化することが明らかと

なり、それらのリスク評価の必要性が望まれる。 
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