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第 1章 緒論 

1-1 プラスチック 

プラスチックが大規模生産され、使用されるようになったのは 1950 年代である。プラスチックは、

石油などの天然炭素資源を主な原料とし、炭素、水素、酸素、窒素、塩素などの原子を鎖状や網状に

重合・合成したポリマーを使用し、加熱・加圧により自由に成形できる材料である。画期的な素材で

あるプラスチックは、軽量で耐久性に優れ、様々な形に成形加工でき、大量生産が可能であることか

ら、私たちの暮らしに定着し、様々な生活分野や産業分野に貢献してきた。しかし現在、大量に生産、

使用、廃棄されたプラスチックがプラスチックごみとして問題視されている。適切に処理されず環境

中へ放出されたプラスチックごみが、環境中で分解されないことによる環境破壊の原因や生態系へ影

響を及ぼす原因となっており、世界的に解決すべき課題として取り上げられている。 

1-2 プラスチックごみ問題 

プラスチックの使用が始まった 1950年代のプラスチックの世界的な生産量は約 1.5 Mt/年だったが、

その量は年々増加しており 2020 年には約 376 Mt/年にまで増加した（Figure 1-1）[1, 2]。製造されたプ

ラスチック製品はその用途によって長寿命のものから使い捨て目的である短寿命のものまである。そ

して、現在生産されている大量のプラスチックの内、約半数が使い捨て目的のプラスチックであり、

1950 年代から 2015 年末までの 65 年間に廃棄された使い捨て目的のプラスチックの累計重量は約 6300 

Mtに達している。このうち 78%（4900 Mt）が埋立処理、12%（800 Mt）が焼却処理されており、リサ

イクルされているのはわずか 9%（600 Mt）である（Figure 1-2）[3]。 

リサイクルされず廃棄されるプラスチックは国や地域によって正しく管理された回収および処理の

もと廃棄されるべきであるが、管理不届きな廃棄物が発生している。ここで管理不届きな廃棄物とは、

ポイ捨てされた廃棄物か、不適切に廃棄された廃棄物であり、ゴミ捨て場や開放的な埋立地での廃棄

が含まれる。不適切に管理された廃棄物は、内陸の水路、廃水への流出、風や潮の流れによる輸送に

よって、最終的に海洋に流入する可能性がある[4]。特定の水路によって運ばれるプラスチック廃棄物

の重量は、ドナウ川で１日あたり約 4.2 Mt と推定されている[5, 6]。ただし、これらのデータは河川の

流域の特徴やその地区の人口、経済状況等に左右されるため、これらの推定を地球規模に容易にあて

はめて考えることはできない。しかし、河川や海洋近くの河口にて、確かにプラスチックごみが海洋

へ流出しているという事実ではある。最終的に海洋へたどりついたプラスチックは紫外線への曝露、

波に揉まれることによる摩擦、昼夜の寒暖差による水温変化などのダメージを繰返し受けることで劣

化・破砕していき、次第にマイクロプラスチックとなる[7, 8]。 

 

 

 



 

2 
 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 1-1 World plastic production by year. Drawn by reference [2]. 
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Figure 1-2 The rate of cumulative waste plastics from 1950 to 2015 by disposal treatment. Drawn by 
reference [3]. 
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1-3 マイクロプラスチック問題 

1-3-1 マイクロプラスチック 

マイクロプラスチックは一般に 5 mm 以下のプラスチックと定義されている（Figure 1-3）。このマイ

クロプラスチックは大きく分けて一次マイクロプラスチックと二次マイクロプラスチックに分類され

る。 

1-3-2 一次マイクロプラスチック 

一次マイクロプラスチックとは、人為的に製造された微小な（5 mm 以下）プラスチックで、プラス

チック製品の材料となるレジンペレットや、かつて化粧品や歯磨き粉にスクラブ剤として含まれてい

たマイクロビーズがこれに該当する。これら一次マイクロプラスチックが環境汚染を引き起こす要因

となることを懸念して、アメリカでは 2017 年 7 月からマイクロビーズの製造が禁止されている。日本

では、2018 年 6 月に成立した改正海洋漂着物処理推進法にマイクロプラスチック対策が加わり、本格

的な対策が始まっている。これに伴い、日本の主要メーカーでもスクラブ剤としてのマイクロビーズ

の使用が見られなくなってきている。しかし最近では、合成繊維を用いた繊維製品の洗濯時に発生す

る繊維くずも、一次マイクロプラスチックとして問題視され始めている。特にこれをマイクロプラス

チックファイバーと呼ぶ。マイクロプラスチックファイバーは、一次マイクロプラスチック全体の

35%を占めているという報告もある[10]。 

 

Figure 1-3 Secondary microplastics collected from the bay of Tokyo. Adapted from reference [9]. 

Left-upper: Beads (φ=0.5 mm)  Right-upper: Granular (1 mm/square) 

Left-lower: Sheet (1 mm/square) Right-lower: Fiber (5 mm/square) 
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1-3-3 二次マイクロプラスチック 

二次マイクロプラスチックとは、もともと大きなプラスチック製品が環境中に放出され、年月をか

けて紫外線や温度変化などの化学的な力と、波や風などの物理的な力によって劣化し、微細化（5 mm

以下）したものである。プラスチック製の包装材や容器などが微細化したものが多く、形状はシート

状や欠片（粒状）が多く観察されている。 

1-3-4 マイクロプラスチック問題 

マイクロプラスチック問題が注目される以前までは、プラスチック海洋ごみが問題となっていた。

プラスチック海洋ごみの問題は、漂着ごみによる景観への悪影響や、不法投棄された漁網のイルカや

ウミガメへの巻き付き、海鳥によるプラスチック製品誤飲等の海洋生物への影響といった“マクロ”な問

題が主であったが、近年は海洋に流出したプラスチック製品が、紫外線や波などによって細かい破片

となった“マイクロ”プラスチックの問題が大きく取り上げられている。 

マイクロプラスチック問題とは、環境問題の 1つである。マイクロプラスチックは、一度自然環境中

に流出すると、回収がほぼ不可能であることが大きな問題になっている。マイクロプラスチックは多

くの環境調査研究により、地表水[10]、沿岸堆積物[11]、砂丘[12]、淡水堆積物[13]、深海環境[14]にお

いてすでに確認されており、さらには海洋生物の体内においても確認されている[15, 16]。また、マイ

クロプラスチックは、海洋中で劣化・分解することによって、プラスチック製品の性能向上を目的と

した、製造時に添加された化学物質の放出が起こる。加えて、劣化・分解によって新たに出現した表

面官能基が他の化合物を吸着しやすいという性質を持っている。これは、製品サイズのプラスチック

に比べ、マイクロプラスチックは体積に対する表面積の割合が大きいためである[17‒21]。マイクロプ

ラスチック問題の最大の懸念点は海洋生物の生態系の破壊にある（Figure 1-4）。マイクロプラスチック

問題による海洋生物の生態系破壊のメカニズムは魚類、甲殻類、貝類、鳥類、海洋哺乳類が海水に混

ざったマイクロプラスチックを誤食してしまうことである。マイクロプラスチックは消化が困難であ

るため、消化不全や胃潰瘍などを引き起こし海洋生物にダメージを与える。具体的な生態毒性として

は、神経毒性、捕食性能の低下、成長と繁殖への影響、代謝エネルギーの増加などが報告されている。

さらに、海洋生物によるマイクロプラスチックや化学汚染物質の生体濃縮はヒトへの悪影響を与える

という可能性も懸念されている[22, 23]。  
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1-4 マイクロプラスチック分解 

マイクロプラスチック問題を解決するために、様々な研究が行われている。プラスチックの丈夫で

劣化しにくいというメリットは、分解が難しく廃棄処理が困難であるというデメリットでもあり、分

解技術の開発研究を悩ませている。具体的に求められる技術には、分解システム全体が低コストであ

り、非毒性・環境に優しく、より速く分解可能であるといった点が挙げられる。これらを網羅した技

術を開発するのが困難であり、多くの研究者が現在も研究を行っている。 

1-4-1 生物学的なマイクロプラスチック分解 

マイクロプラスチックを分解する方法として最も研究されているのが生物学的な分解である。生物

学的なマイクロプラスチック分解は具体的に、酵素を用いた分解、そのような酵素を合成できる微生

物を用いた分解、さらにはそのような微生物を腸内に持っている昆虫幼虫を用いた分解が行われてい

る[24, 25]。現在までに Tenebrio molitor, Tenebrio obscurus, Zophobas atratus, Plodia interpunctella, Achroia 

grisella, Galleria mellonellaなどの様々な昆虫幼虫がマイクロプラスチックを摂取し、分解する能力があ

ることが報告されている[26‒30]。マイクロプラスチックを摂食する昆虫幼虫の腸内からは

Exiguobacterium sp., Enterobacter asburiae, Bacillus sp., Pseudomonas sp., Ideonella sakaiensisなどが分離され

た[31‒33]。プラスチック分解酵素としては NylC [34, 35]、PET hydrolase (PETase)、MHET hydrolase 

 
Figure 1-4 Cycle of harmful effects by microplastics. 

Primary microplastics

Secondary microplasticsUse
Disposal Flow to 

the ocean

DegradationEaten seafoods
which have MPs

Wear
Wash

Release to
the ocean

Eaten by
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＊MPFs: Microplastic fibers
＊MPs: Microplastics
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(MHETase) [32, 36]などが発見されている。NylC は Polyamide 構造中のアミド結合を加水分解すること

によって分解を行う。PETase は polyethylene terephthalate（PET）のエステル結合を加水分解し、

mono(2-hydroxyethyl) terephthalate（MHET）を生成、METase は MHET のエステル結合を加水分解し、

Ethylene glycolと Terephthalic acidに分解する。これら昆虫幼虫や微生物を用いたマイクロプラスチック

分解のメリットは、マイクロプラスチックごみを土壌やコンポスト内で分解することでマイクロプラ

スチックを堆肥化することができる。また、酵素を用いたマイクロプラスチック分解のメリットは、

酵素の特異性にあり、ポリマー構造内の必ず決まった部位を切断するため、モノマー構造に戻しやす

く、ポリマーリサイクルが可能になる点が挙げられる。これらのマイクロプラスチック分解方法は、

分解のために有害な薬品を使うことなく、環境に悪影響を与えない方法として注目されている。 

しかし、これらの分解方法にも未だ困難な壁がある。昆虫幼虫および微生物によるプラスチック分

解には、これら生物を飼育しなければならないことが問題となる。飼育の関係上、適切な湿度・温度

環境を準備するための労力やコスト、また餌としての適切な供給プラスチック量を設定するため、一

度に多量のプラスチック分解には向いていないことがあげられる。S. Yoshidaらは Ideonera sakaiensisが

PET破片を 30 °Cの条件下で 0.13 mg cm-2 day-1の速度で分解していることを[32]、Z. Chenらは Zophobas 

atratus が発泡スチロール片を 25 °C の条件下で 0.11 g day-1の速度で分解していることを報告している

[29]。酵素の分解によるプラスチック分解に関しては、酵素の安定性に問題がある。酵素は生体内で合

成されるタンパク質を基本骨格として構成されている。よって、温度変化や pH 変化によって失活して

しまう物質であることから、プラスチック分解のための長期使用に問題があり逐次新たな酵素を供給

しなければならない。また、酵素は特異的な基質（この場合はポリマー構造内の特定の官能基や結合）

に対してのみ反応を行う物質であるため、様々なブレンドポリマーを使用したプラスチックや、分別

されることなく集められたマイクロプラスチックを分解するには向いていない。酵素の長期安定性お

よび基質となるポリマーの探索について研究を続けていく必要がある。 

1-4-2 化学的なマイクロプラスチック分解 

酵素等を用いた生物学的なマイクロプラスチック分解方法がある一方で、化学的なマイクロプラス

チック分解方法も数多く提案されている。化学的なマイクロプラスチック分解は具体的に、強酸を使

用した強酸処理、強塩基を使用した強塩基処理、強力な酸化剤を使用した酸化処理などがある。強酸

処理や強塩基処理は、処理液に強酸や強塩基を使用することから、危険かつ有害であり、処理後に処

理液の中性化が必要となる。また、強酸処理および強塩基処理によるマイクロプラスチック分解効率

を向上させるためには、処理液の温度を上昇させる必要がある。そして、強酸処理および強塩基処理

は基本的にはポリマーの加水分解を促進させる処理であるため、ポリマーの主鎖である C‒C 結合（347 

kJ/mol）や C‒H 結合（413 kJ/mol）を切断する能力は低い。よって、マイクロプラスチックを二酸化炭

素や水まで分解する最終的な無機化は困難である[37, 38]。 

近年、強力な酸化剤として様々な活性酸素種を使用した酸化処理として促進酸化プロセス（AOPs: 



 

7 
 

Advanced oxidation processes）が応用されている。AOPsの中でも硫酸ラジカル（•SO4
-）やヒドロキシラ

ジカル（•OH）などの活性酸素種を生成し、処理するものが広く応用されている[39, 40]。これら活性

酸素種を利用したマイクロプラスチック分解は、活性酸素種を開始剤としたポリマーの自動酸化に基

づいている。式（1-1）から式（1-8）に•OH を開始剤とした際のポリマーの自動酸化反応の機構を示す。

•OH を開始剤とした際のポリマーの自動酸化では発生したアルキルラジカル（R•）によって、ラジカ

ル反応が開始される。その後もアルコキシラジカル（RO•）、ペルオキシドラジカル（ROO•）によって、

連鎖的に自動酸化が進行していく[41]。 

AOPs には以下の利点があると考えられる。（Ⅰ）汚染物質やマイクロプラスチックを分離・回収して

移動させる必要がなく、水相中の有機化合物を分解・除去することができる。（Ⅱ）•OH は反応性が高

いため、多くの水系汚染物質と区別なく反応し、様々な汚染物質の同時分解・除去が可能となる。（Ⅲ）

•OH自体の完全な還元生成物は H2Oであるため、AOPsは理論上、水中に新たな有害物質を発生させな

い。一方で欠点もある。（Ⅰ）多くの AOPs の稼働を維持するためには、高価な化学試薬を継続的に投入

する必要がある。（Ⅱ）多くの AOPsによる•OH発生には Fe、Co、Mn、およびそれらの酸化物などの遷

移金属が必要となり、金属溶出による二次汚染や大量のスラッジ発生が問題となる。そこで、高価な

化学試薬を必要とせず、また遷移金属も用いない AOPs として電気化学的促進酸化プロセス（EAOP: 

Electrochemical advanced oxidation process）がある。EAOPによって•OHを発生させるための要素は、電

解質を含む水、酸素、紫外線、電気エネルギーといった環境に優しく、コストも比較的低いものであ

る。汚染物質やマイクロプラスチックを含む水質改善には AOPs が有効であるが、AOPs の中でも環境

に優しい EAOPに移行するべきである。しかし、EAOPを用いた有機汚染物質の分解報告はいくつかあ

るが[42‒44]、EAOP をマイクロプラスチック分解に応用した報告はない。EAOP はマイクロプラスチッ

ク分解に有効である可能性がある。 

Chain initiation •OH + R1H →H2O + R1• (1-1) 

Chain propagation R1• + O2 → R1OO• (1-2) 

 R1OO• + R2H → R1OOH + R2• (1-3) 

 R1OOH → R1O• + •OH (1-4) 

 •OH + R3H → H2O + R3• (1-5) 

 R1O• + R4H → R1OH + R4• (1-6) 

Chain termination RⅠO• + RⅡ• → RⅠORⅡ (1-7) 

 RⅢ• + RⅣ• → RⅢRⅣ (1-8) 
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1-5 マイクロプラスチックによる海洋生物への影響 

ここまでマイクロプラスチック分解に関して述べてきた。マイクロプラスチックを分解する必要が

ある理由に、マイクロプラスチックを海洋生物が摂取してしまうという事実がある。プラスチック片

やマイクロプラスチックが多くの海洋生物の内臓内から検出されるという報告がある[45, 46]。Figure 1-

5 や Table1-1 に示すように、天然魚の体内からマイクロプラスチックの検出が報告されている。また、

1-3-4 で述べたように、マイクロプラスチックは汚染物質を吸着しやすいという特性があることから、

海洋生物の体内へ汚染物質が輸送されてしまう。マイクロプラスチックや汚染物質の取り込みは、海

洋生物の健康被害に影響することが考えられる。多くの研究者が、マイクロプラスチックが海洋生物

に及ぼす悪影響について研究しており、その影響は生物学的機能の低下から死に至るまで様々である

[47]。摂取後のマイクロプラスチック毒性は以下のように分類される：（Ⅰ）消化器系に蓄積し、閉鎖や

損傷などの物理的害をもたらす。（Ⅱ）擬似餌となるため、生物のエネルギー伝達を妨害する。（Ⅲ）体

内の臓器や組織がマイクロプラスチックに晒される。 

魚類におけるマイクロプラスチックの影響を調査するため、実験室内で魚類に対するマイクロプラ

スチック曝露試験に関する研究が行われている。マイクロプラスチックは摂食後に魚類の消化器系に

蓄積され、消化管全域を閉鎖するため、食欲の減退を引き起こし摂餌を制限する可能性があることが

報告されている[48, 49]。また、マイクロプラスチックの摂食は消化管の物理的な損傷を誘発し、魚類

の食性や発育に問題を引き起こす可能性がある[50‒53]。具体的な研究では、運動能力の低下、遺伝子

発現の乱れ、生殖器官の損傷、成長阻害、腸内細菌異常、体重減少、肝臓の抗酸化状態の乱れ、スト

レス、酸化損傷、生存能力低下、行動の変化、免疫機能の損傷などの症状が報告されている[54‒67]。

魚類がマイクロプラスチックの摂食によって様々な健康被害が引き起こされることが明らかとなって

きた。しかし、その影響は十分に理解されておらず、マイクロプラスチックによる魚類の健康被害を

抑制するために、マイクロプラスチック分解技術を開発するだけでなく、マイクロプラスチックによ

る魚類の健康状態変化を観察する必要があると考えた。魚類の健康状態を把握することによって、

我々の食生活に関わってくる天然魚の状態や、その天然魚が生息している海域の海洋環境状態の観測

が期待できる。

 

Figure 1-5 Microplastics was detected in fish gut. Picture is from 5 Gyres Institute. 
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Table 1-1 Example of marine organisms with reported plastic feeding. 

種名 プラスチック種類 調査年 調査海域 参考文献 

イタチザメ プラスチックシートなど 1978‒2000 南アフリカ [68] 

カジカの一種 ポリスチレン小球 1971 東部北大西洋 [69] 

ホウボウの一種 プラスチックレジンペレット、ポリスチレン小球 1971 東部北大西洋 [69] 

フユヒラメ ポリスチレン小球 1971 東部北大西洋 [69] 

ホワイトパーチ レジンペレット、ポリスチレン小球 1971 東部北大西洋 [69] 

シイラ ロープ、ボトル、プラスチック破片 2007‒2012 西部北大西洋、北太平洋 [70] 

カマスサワラ プラスチックシート 1965‒1981 西部北大西洋 [71] 

クロタチカマス プラスチック破片 2007‒2012 北太平洋 [70] 

キハダマグロ プラスチック破片 1980‒1982 西部北大西洋（メキシコ湾） [71] 

タイセイヨウクロマグロ プラスチック破片 1980‒1982 西部北大西洋（メキシコ湾） [71] 

メバチマグロ プラスチック破片 2007‒2012 北太平洋 [70] 

ミナミマグロ プラスチックバッグ 1992‒1994 南太平洋（タスマニア東部沖） [72] 

メカジキ プラスチック破片 2007‒2012 北太平洋 [70] 

ニシマアジ プラスチック破片など 2010‒2011 北大西洋（北海） [73] 

トウゴロウイワシの一種 ポリスチレン小球 1971 東部北大西洋 [69] 

タイセイヨウニシン ポリスチレン小球、プラスチック破片など 2010‒2011 北大西洋（北海） [73] 

ミズウオ ポリスチレン破片、プラスチックキャップ、プラスチック製漁具、プラスチックバッグなど 1964‒2012 北太平洋、日本沿岸 [70, 74, 75] 

タイセイヨウダラ プラスチック破片など 2010‒2011 北大西洋（北海） [73] 

ホワイティング プラスチック破片など 2010‒2011 北大西洋（北海） [73] 

コダラ プラスチック破片など 2010‒2011 北大西洋（北海） [73] 

ミナミマンダイ プラスチックシート、テグス 1993‒1994 南大西洋 [76] 

アカマンボウの一種 プラスチック破片、テグス、ロープ 2007‒2012 北太平洋 [70] 

ヒカリハダカ プラスチック破片、テグス、ロープ 2008 北太平洋 [77] 

ナガハダカ プラスチック破片 2008 北太平洋 [77] 

ドングリハダカ プラスチック破片 2008 北太平洋 [77] 

キララハダカの一種 プラスチック破片 2008 北太平洋 [77] 

クロトカゲギス プラスチック破片 2008 北太平洋 [77] 

サンマ プラスチック破片 2008 北太平洋 [77] 
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1-6 魚類のストレスレベルのモニタリング 

魚類がマイクロプラスチックを摂食することによって変化する健康状態の 1つにストレスレベルの変

化がある。さらに、魚類のストレスレベルの変化は、血液組成や内分泌系、ホルモン分泌などの変化

を伴うことが報告されている[78, 79]。魚類のストレスレベルをモニタリングすることで、魚類の健康

状態や健康被害、その海域の海洋環境状態を調査することができる。 

1-6-1 ストレスレベルの指標となるコルチゾールとグルコース 

魚類のコルチゾール濃度と血中グルコース濃度は、ストレスレベルの指標として報告されている[80‒

82]。コルチゾールは、ストレス反応時に分泌されるステロイドホルモンである。魚がストレスを受け

ると、コルチゾール濃度はストレス要因の強さに応じた量だけ一時的に上昇する。そして、コルチゾ

ール濃度が上昇すると間接的にグルコース濃度も上昇する。通常、血中グルコース濃度が上昇した場

合、インスリンが分泌される。インスリン受容体がインスリンを感知するとグルコース輸送体である

GLUT4（glucose transporter type4）へ血中グルコースを筋細胞や脂肪細胞へ輸送するよう命令を出す。

ここで、コルチゾールはインスリン受容体が GLUT4 へ命令を出すことを阻害する。その結果、GLUT4

による血中から筋細胞や脂肪細胞へのグルコース輸送が行われなくなり、結果として血中グルコース

濃度が上昇する（Figure 1-7）。したがって、血中グルコース濃度もコルチゾールと同様にストレスに対

する間接的な応答物質である[83, 84]。  

 

Figure 1-7 Schematic image of mechanism of increased blood glucose concentration due to increased 
cortisol by stress. 
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1-6-2 コルチゾールの測定方法 

コルチゾールなどのステロイドホルモンの測定には、液体クロマトグラフィー-質量分析法（LC-

MS：Liquid Chromatography-Mass Spectrometry）や酵素結合免疫吸着測定法（ELISA：Enzyme-Linked 

Immunosorbent Assay）が一般的に用いられている[85‒87]。LC-MS は検出感度、選択性、再現性が高い

が、分析装置が大型で高価であり、複雑な試料の前処理や測定条件の選択などの専門知識が必要であ

る。一方、ELISA 法は特別な装置や機器を必要としない簡便な測定法であるが、複雑な試料処理と長

い反応時間が必要である。これら 2つの方法は非常に優れたホルモン物質検出法ではあるが、いずれも

血液等のサンプリングから、検査結果が出るまでに時間がかかってしまい、間接的な検査結果となっ

てしまう。できる限り多くのサンプルに対して迅速かつ簡便に検査することには向いていない。 

1-6-3 グルコースの測定方法 

グルコースの測定には、酵素反応を利用した比色法や蛍光法、電極法が応用されている。酵素比色

法や酵素蛍光法では、1 検体ずつ酵素反応させながら吸光度分析を行う必要があり、魚類の血中グルコ

ース濃度を迅速かつ連続的に測定することは困難である。一方、酵素電極法は比色法や蛍光法に比べ、

装置の小型化が容易であり、迅速かつ簡便に測定できるという利点がある。また、グルコース測定に

おける酵素電極法はコルチゾールを測定する方法よりも、装置が簡便かつ、測定終了までの時間が短

いなどの利点がある。そこで、本研究では、グルコースの測定方法として酵素電極法を用いたグルコ

ースバイオセンサに注目した。 

1-7 グルコースバイオセンサ 

酵素電極法であるグルコースバイオセンサは、検出対象となるグルコースの酸化を触媒する酵素を

電極上に固定化したものである。グルコースの酸化を触媒する酵素の例としてグルコースオキシダー

ゼ（GOx：Glucose Oxidase）やグルコースデヒドロゲナーゼ（GDH：Glucose Dehydrogenase）などがあ

る[83‒92]。これらの酵素がグルコースを酸化して得た電子を電気信号として検出し、グルコース濃度

を間接的に測定できる。また、グルコースバイオセンサは操作が簡便で、迅速な現場分析が可能であ

り、サンプルの抽出や単離といった複雑な前処理を必要としない。最も一般的なグルコースバイオセ

ンサの測定方法はアンペロメトリーを用いたものである。作用電極と参照電極に一定の電圧を印加し、

作用電極と対極間の電流を測定する。得られた電流値からグルコース濃度を換算することでグルコー

ス濃度を間接的に測定することができる。これら酵素電極法によるアンペロメトリーを用いた魚類の

血中グルコース濃度を連続的にモニタリングする魚類用グルコースセンサが開発されたという報告が

ある[93]。しかし、アンペロメトリーなどの電気化学的方法は、電気化学測定を行うためのポテンショ

スタットやガルバノスタットに外部電源やバッテリーによる電力供給を必要とするため、魚類を対象

とした現地でのリアルタイムで連続的なモニタリングには不向きである。魚類を対象とした現地での
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リアルタイムで連続的なモニタリングを行うためには、センサの小型化と外部電源を必要としないシ

ステムの構築が必要となる。 

1-8 将来への課題と本研究の目的 

1-8-1 現状 

海洋マイクロプラスチック問題を解決する 1つの方法は、合成繊維を用いた繊維製品から放出される

マイクロプラスチックファイバーの海洋への流出を防ぐことである。マイクロプラスチックファイバ

ーは海洋に放出される一次マイクロプラスチックの約 35%を占めているからである。そのため、発生

したマイクロプラスチックファイバーが環境に放出されるまでに分解・除去できるようなシステムの

開発が必要である。このようなシステムに求められる要件は、水中で分解・除去が可能、環境に無害、

一度に多量を分解可能、ポリマー種が混合されたマイクロプラスチックを分別することなく分解可能、

最終的に水や二酸化炭素まで分解可能である点が求められる。現在研究の主流となっている酵素を用

いたマイクロプラスチックの生物学的分解は、モノマーリサイクルや環境に無害な分解方法ではある

が、酵素の基質特異性によってポリマー種の分別が必要となるなどの課題がある。これらの条件や課

題を克服したマイクロプラスチック分解方法の開発が求められている。 

また、海洋中の天然魚の体内からマイクロプラスチックが検出されており、海洋生物の健康被害や

我々の食生活や健康を脅かす危険性がある。具体的な健康被害には成長阻害や繁殖阻害などがある。

海洋生物の健康状態を調査するために健康状態のモニタリングが必要である。海洋生物の健康状態の

モニタリングは、海洋生物の健康状態のモニタリングだけでなく、その海域の海洋環境を知る知見と

もなる。 

これら上記 2つの取り組みはどちらも海洋生物の環境改善に向けた検討である。さらに現在、主に行

われている化学的なマイクロプラスチック分解は基本的には酸化反応を用いた分解を行っている。酸

化反応を用いていることに共通して、バイオセンサを用いたセンシングではセンシングする標的物質

を酸化している。以上 2点を踏まえて、海洋生物の環境改善を行うためには電気化学的な酸化反応をす

るための反応場を構築することが必要である。 

1-8-2 新たなマイクロプラスチック分解技術の開発 

酸化反応を基本とした化学的なマイクロプラスチック分解を実施する場合、活性酸素種を生成する

ために触媒として遷移金属やその酸化物を用いる必要がある。しかし、金属溶出による二次汚染や大

量のスラッジ発生が問題となり、実用化の妨げとなっている。マイクロプラスチック分解に求められ

ていることは、環境に優しく、分解システムの工程が少ないことである。そこで本研究では水中にて

有害な添加試薬等を用いずにマイクロプラスチックを分解する方法に関して検討を行った。具体的に

は電気化学反応を利用した酸化反応を用いたものである。第 2章と第 3章で記述する。 



 

13 
 

1-8-3 魚類の健康状態モニタリング 

海洋中の天然魚の体内からマイクロプラスチックが検出されている。海洋生物が摂食したマイクロ

プラスチックは消化器官内に損傷を与える可能性や、マイクロプラスチックに吸着した汚染物質が海

洋生物の健康被害を引き起こす可能性がある。この問題を解決するためにマイクロプラスチック流出

抑制や分解方法開発などの取り組みがあるが、実際に海洋生物の健康状態をモニタリングする必要が

ある。より有効な海洋生物の健康状態のデータを得るためには、現場でリアルタイムかつ連続でモニ

タリングが可能なセンサを用いることである。これらの需要を満たすストレスモニタリングセンサの

開発を検討した。具体的にはストレス指標物質を電気化学的に酸化することでモニタリングを行う。

第 4章で記述する。  
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第 2章 電気化学的促進酸化プロセスを用いたポリアミド 66の分解 

2-1 緒言 

現在報告されているマイクロプラスチックに関する統計において、ファイバー形状のマイクロプラ

スチックがマイクロプラスチックの 35%を占めているという報告がある[1]。ファイバー形状のマイク

ロプラスチックは、合成繊維を用いた繊維製品を洗濯することによって発生し[1‒5]、発生したマイク

ロプラスチックは下水処理場で完全に取り除くことができず、河川や海洋へ流出してしまっている[6‒

11]。このような要因によるマイクロプラスチックを分解・除去するための新たな技術が必要とされて

いる。合成繊維から発生するマイクロプラスチックがマイクロプラスチックの 35%を占めていること

から、このようなマイクロプラスチックを対象として分解技術の研究・開発を行うことで、マイクロ

プラスチック問題の解決に大きく貢献することが期待される。 

本研究ではマイクロプラスチックの新たな分解方法として電気化学的促進酸化プロセス（EAOP: 

Electrochemical advanced oxidation processes）を用いたヒドロキシラジカル（•OH）によるマイクロプラ

スチック分解を提案する。非常に強力な酸化力をもった•OH [12]の発生を制御することで、•OHを開始

剤としたポリマーのラジカル連鎖反応が開始すると考えた（式 1-12 から 1-8）[12]。本研究では•OH を

発生させる方法として EAOPを選択した。EAOPは電解液を含む H2O中で O2を還元することで H2O2を

発生させ、この H2O2 に紫外線（UV）を照射することで•OH を発生させるプロセスである[13, 14]。こ

のように、EAOP は化学汚染物質となるような試薬を必要とせず、UV 照射、電圧印加、O2、H2O、電

解質といった環境に優しく、連続供給が簡便である化合物や電気エネルギーを使用するため、•OH を

連続生成するためのシンプルかつクリーンな方法と言える。第 2 章では EAOP 中に発生する H2O2の発

生量を比色法によって[15]、•OHの発生確認を電子スピン共鳴法（ESR: Electro Spin Resonance）を用い

て評価した[16‒18]。 

また、第 2章では EAOPによるマイクロプラスチックの分解評価も行った。マイクロプラスチックの

サンプルとしたポリマー種は、合成繊維として主に使用されているポリアミド種であるポリアミド 66

（PA66, Figure 2-1）を選択した。正式名はポリアミドであるが、通称はナイロンと呼ばれることが多い。

ポリアミドには分子構造から 66、6、610、11、12 型およびこれらの共重合物がある。強度が大きく

（引張強さ：500‒1000 kg/cm2）、粘り強いため、脆性破壊を起こしにくい。密度あたりの強度は金属に

も匹敵し、疲労しにくい。自己潤滑性、耐摩耗性、振動吸収、衝撃吸収、騒音吸音、耐候性、耐有機

溶剤性などの性質に優れる。使用温度範囲は−18 °Cから 120 °Cとされている[19]。実験はマイクロプラ

スチックのサイズとされている 5 × 5 mmに裁断したポリアミド 66フィルムを使用した。本研究の緒言

では、繊維製品由来のマイクロプラスチックであるマイクロプラスチックファイバーに焦点を当てて

議論を行っていたため、本来であれば、マイクロプラスチックファイバーを用いた分解実験を行うべ

きであった。しかし、ファイバー形状のマイクロプラスチックサンプルはサイズが小さく形状の維持
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が難しいなど扱いが難しく、分析も困難であったため、今回はフィルム形状のサンプルとした。分解

を目指しているターゲットと形状は異なっているが、同種のポリマーの分解を行うことで、今後のマ

イクロプラスチック分解研究分野の手助けになることを期待している。 

分解処理後の評価を、形態変化観察を行うために走査型電子顕微鏡（SEM: Scanning Electron 

Microscope）観察を、分子構造変化を観察するために全反射フーリエ変換赤外分光法（ATR-FTIR: 

Attenuated Total Reflection-Fourier Transform Infrared Spectroscopy）による分析を、結晶化度変化を観察す

るために X線回折法（XRD: X-ray diffraction）による分析を、分解生成物を検出するためにガスクロマ

トグラフィー（GC: Gas Chromatography）による分析を、分解による重量減少を電子天秤によって測定

を行った。 

第 2章では EAOPを利用して、マイクロプラスチックの電気化学を用いて酸化反応によって分解する

ことを検討する。具体的には EAOP において発生する H2O2の濃度評価と•OH の発生評価、EAOP を用

いた PA66分解評価を行った。（Figure 2-2）。  

 
Figure 2-2 Schematic image of PA66 degradation by EAOP. 
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Figure 2-1 The molecular structure of PA66. 
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2-2 実験操作 

2-2-1 試薬および実験機器 

塩酸（HCl）、硫酸（H2SO4）、リン酸二水素ナトリウム（NaH2PO4）、リン酸水素二ナトリウム

（Na2HPO4）、西洋わさび由来ペルオキシダーゼ（HRP: Horseradish peroxidase）、5,5-Dimethyl-1-pyrroline 

N-oxide（DMPO）は富士フィルム和光純薬株式会社（大阪、日本）から購入した。2,2’-Azino-bis(3-

ethylbenzo-thiazoline-6-sylfonic acid) diammonium salt（ABTS, 10 mg tablet）は Sigma-Aldrich Co. LLC（St. 

Louis, USA）から購入した。PA66フィルム（66ナイロンシート、0.3 mm × 500 mm × 1 m、分子量記載

なし）は株式会社コクゴ（東京、日本）から購入した。酸素ガスと窒素ガスは宇野酸素株式会社（福

井、日本）から購入した。全ての試薬はいずれも特級のものを使用した。 

実験に使用した水はMerck Millipore（MA, USA）の超純水製造装置Milli-Q Water Purification Systemに

よってフィルター処理したものを使用した。3D CAD ソフトは Juergen Riegel, Werner Mayer, Yorik van 

Havre らによって開発されたオープンソースソフトウェア FreeCAD を使用した。設計した CAD ファイ

ルは日本 3Dプリンター株式会社（東京、日本）の Raise3D専用スライスソフトウェア idea Makerを用

いてスライスした。3D プリンタは日本 3D プリンター株式会社の Raise3D E2 を使用した。白金板は株

式会社ニラコ（東京、日本）の白金板（0.30 × 20 × 20 mm 99.95%）を使用した。電気化学測定は BAS

株式会社（東京、日本）の電気化学測定装置 Electrochemical Analyzer Model 1205Cを使用した。ファン

クションジェネレータはテレダイン・ジャパン株式会社（東京、日本）の WaveStation2012 を使用した。

UVランプはアズワン株式会社（大阪、日本）の SUV-4を使用した。マイクロプレートリーダはサーモ

フィッシャーサイエンティフィック株式会社（東京、日本）の Multiskan SkyHigh 吸光マイクロプレー

トリーダを使用した。ESR装置は日本電子株式会社（東京、日本）の JES-FA100を使用した。イオンコ

ータは株式会社真空デバイス（茨城、日本）の MPS-1S を使用した。SEM は日本電子株式会社の JSM-

6390を使用した。ATR-FTIR装置はサーモフィッシャーサイエンティフィック株式会社のNicolet6700を

使用した。XRD 装置は Bruker（MA, USA）の D8 ADVANCE を使用した。GC-MS装置はアジレント・

テクノロジー株式会社（東京、日本）のGC部はAgilent 7890B GCシステムを、カラム部はHP-5msを、

MS部はAgilent 5977B GC/MSDを使用した。電子天秤はメトラー・トレド株式会社（東京、日本）の分

析天秤を使用した。  
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2-2-2 EAOPによる PA66フィルムを分解するための反応セルの設計と構築 

CADソフト Free CADを用いて、EAOPによる PA66フィルムを分解するための反応セルを設計した。

設計した反応セルの 3D モデルの外観を Figure 2-3 に示す。電解液を溜めることのできる内部空間は約

33.6 mL とした。設計した CAD ファイルはスライスソフトウェアを用いてスライスした。造形設定は

エクストルーダ温度：210 °C、プラットフォーム温度：55 °C、レイヤー高さ：0.2000 mm、造形速度：

60.0 mm/s、充填率：5%、充填形状：ジャイロイド、サポート充填率 30%、サポート充填形状：一直線

とした。造形後、サポートを取り除き反応セルとして使用した。 

2-2-3 白金板の裁断および表面の還元処理 

今回入手した 20 × 20 mmの白金板を 20 × 10 mmに裁断した。全ての実験を行う直前に、白金板を 1 

N HClに 1分間浸漬させたあと、超純水ですすぎ、N2気流で乾燥させた。 

2-2-4 H2SO4中における O2の電気化学還元による H2O2発生電位の調査 

H2SO4中に溶存したO2を H2O2へ還元する電位を調査した。作製した反応セルに 0.2 N H2SO4を 30 mL

加え、60分間の O2バブリングを行うことで、O2を飽和させた。電気化学測定装置を用いてリニアスイ

ープボルタンメトリー（LSV：Linear Sweep Voltammmetry）を行った。白金板をアノードとカソードと

した二電極方式にて行った。LSV の測定条件は以下の通りである；掃引幅：0.0‒−3.0 V、掃引速度：50 

mV/s。比較実験として H2SO4に 60分間の N2バブリングを行い、O2を脱気したサンプルでの LSVも行

った。  

 

Figure 2-3 The external and internal 3D view of reactor pot. 
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2-2-5 ABTSならびに HRPを用いた電気化学還元による H2O2発生量の評価 

EAOP 中の H2O2発生量を評価した。反応セルに H2SO4を 30 mL 加え、60 分間の O2バブリングを行

い、O2を飽和させた。ファンクションジェネレータを用いて−1.6V の直流電圧を 60 分間印加した。電

圧印加はアノード、カソードともに白金板（20 × 10 mm）を用いた。電圧印加中にも O2バブリングを

行い、スターラーで穏やかに攪拌した。60分後、96穴プレート上にH2O2発生処理を行ったH2SO4を 68 

µL採取し、20 mM ABTS溶液 19.4 µLおよび 80 µg/mL HRP溶液 174 µLを加えた。同サンプルを 5つ調

製し、マイクロプレートリーダで λ=420 nmでの吸光度を測定した。  

2-2-6 ESRを用いた EAOPによる•OH発生の評価 

EAOP を行った際の•OH 発生量を ESR によって評価した。•OH は非常に反応性が高く、短寿命であ

り検出が困難である。そこで、•OHのスピントラップ剤である DMPOを用いることでスピンアダクト•

OH-DMPOを形成させ、ESRにより検出した（Figure 2-4）。0.2 N H2SO4に DMPOが終濃度 50 mMとな

るよう混合し、混合液を反応セルに加えた。H2SO4-DMPO混合液に 60分間のO2バブリングを行い、O2

を飽和させた。ファンクションジェネレータを用いて−1.6 V の直流電圧を印加しながら、650 µW/cm2

の強度で λ=254 nmの UVを照射する処理を 60分間行った。これを EAOP処理とした。60分間の EAOP

処理中も O2 バブリングは継続して行った。60 分後、H2SO4-DMPO 混合液をキャピラリーで採取し、

ESR測定を行った。ESRの測定条件は、掃引範囲：330.0‒334.0 mT、周波数：9450MHz、強度：1.0 W、

掃引時間：1.0 min、Mnマーカ：700とした。  

 

Figure 2-4 Reaction of •OH-DMPO adduct formation from •OH and DMPO. 
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2-2-7 EAOP処理による PA66フィルムの分解 

PA66フィルムはマイクロプラスチックを模して 5 × 5 mmに裁断し、サンプルとした。裁断したサン

プルに対して EAOP処理を行った。反応セル内を 0.2 NH2SO4で満たし、その中に PA66フィルムを浸漬

させた。ファンクションジェネレータを用いて−1.6 V の直流電圧を印加しながら、650 µW/cm2 の強度

で λ=254 nmの UVした。処理中は常に O2バブリングを行った。これを EAOP処理とした。24時間、48

時間、72時間、120時間の EAOP 処理後、残った PA66フィルムは回収し、超純水で洗浄後、シリカゲ

ルの入ったデシケータ内で減圧乾燥を一晩行った。また、残ったH2SO4も回収し、4 °Cで保存した。比

較実験として、−1.6 V の直流電圧を印加したのみサンプル、λ=254 nm の UV を照射したのみのサンプ

ル、0.2 N H2SO4に浸漬したのみのサンプルも準備した。 

2-2-8 PA66フィルムの EAOPによる分解評価 

2-2-7で各処理を行ったサンプルに対して、以下の分析実験を行い、PA66フィルムの EAOPによる分

解評価を行った。 

2-2-8-1  PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜形態観察 

2-2-8で各処理を行った後、サンプルの形態観察を SEMを用いて行った。観察するサンプルに導電性

を付与するため、イオンコータを用いて Au-Pd 粒子をコーティング（30 秒、15 mA）した。SEM 観察

時の加速電圧は 15.0 kVとした。 

2-2-8-2 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜ATR-FTIR分析による分子構造変化の観察 

2-2-8で各処理を行った後、サンプルの分子構造変化を ATR-FTIRを用いて観察した。ATR-FTIRの測

定条件は以下の通りである；分解能：4 cm−1、積算回数：32回、掃引範囲：400‒4000 cm−1、バックグラ

ウンド補正、ベースライン補正を行った。スペクトルの規格化は C-H 変角振動（-CH2-）由来の 1465 

cm-1で行った。 

2-2-8-3 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜XRD分析による結晶化度変化の観察 

2-2-8 で各処理を行った後、サンプルの結晶過度変化を XRD を用いて観察した。XRD の測定は、開

始角度：2θ=10°、終了角度：2θ=35°、サンプリング幅：0.05°、1 ステップのスキャンスピード：3.5 s、

管電圧：40 kV、管電流：40 mAの測定条件のもと行った。データ取得後、生データに対して、Kα除去、

バックグラウンド減算、スムージングを行った。  
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2-2-8-4 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜GCによる電解液中の分解生成物の分析 

3-2-8 で EAOP を行った後、回収した H2SO4を GC で分析することで分解生成物を確認した。分液漏

斗に回収した H2SO4に酢酸エチルを加え、静かに浸透することで H2SO4中に溶存している PA66フィル

ム分解生成物である脂溶性成分を酢酸エチル中へ抽出した。浸透、層分離後、酢酸エチル層を回収し、

残ったH2SO4層に対してさらに酢酸エチルを加えて同様の操作を行った。これを繰り返し、合計で 3回

の液液抽出を行った。抽出後の酢酸エチル溶液に硫酸マグネシウムを加え、穏やかに攪拌することで

脱水を行った。脱水終了後、溶液を濾過することで硫酸マグネシウムを除去し、得られた酢酸エチル

溶液は 4 °Cで保存した。GC分析はカラム温度：40 °Cで 3分間保持→20 °C/minで昇温→300 °Cで 5分

間保持、キャリアーガス：窒素、スプリット比：1:100、イオン化法：電子イオン化法の分析条件のも

と行った。 

2-2-8-5 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜重量変化の観察 

裁断した PA66フィルムを 3-2-8と同様の操作で EAOP処理を行った。EAOP処理は 2, 4, 6, 8, 10日間

の積算で行った。各積算日数のEAOP処理後、サンプルを超純水ですすぎ、シリカゲルの入ったデシケ

ータ内で減圧乾燥を 24時間行った。乾燥後の PA66フィルムを電子天秤で重量測定した。電子天秤での

重量測定は最小表示が 0.1 mgまでとした。同サンプルに対して重量測定は 3回行い、平均した。  
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2-3 結果と考察 

2-3-1 H2SO4中における O2の電気化学還元による H2O2発生電位の調査 

H2SO4中に溶存した O2を H2O2へ還元する電位を調査した。Figure 2-5は、H2SO4中に O2を溶存させ

たサンプル（赤）、H2SO4中から O2を脱気したサンプル（青）の LSVの結果を Figure 2-5に示す。O2を

溶存させたサンプルでは−1.4 V付近に還元ピークが観られた。一方で、O2を脱気したサンプルでは−1.4 

V 付近に還元ピークは観られなかった。よって、−1.4 V 付近の還元は O2の還元が起こっていると判断

した。以降、EAOP処理を行う際の電圧印加は−1.4 Vより低定電圧側の−1.6 Vとした。  

 
Figure 2-5 LSV grams of O2 reduction in 0.2 N H2SO4. 

-0.8

-0.6

-0.4

-0.2

0

0.2

-2 -1.8 -1.6 -1.4 -1.2 -1

C
ur

re
nt

 [m
A]

Potential [V]

O₂ (+)

O₂ (-)



 

29 
 

2-3-2 ABTSならびに HRPを用いた EAOPによる H2O2発生量の評価 

EAOPスキーム中の H2O2を発生させるための行程である電解液に対して O2バブリングを行いながら

−1.6 Vの電圧印加を行った際の H2O2発生量を評価した。Figure 2-6は H2O2を ABTSならびに HRPによ

り呈色した際の λ=420 nmでの吸光度とH2O2濃度関係を表す検量線（a）と、検量線から計算したEAOP

スキーム中に発生した H2O2濃度（b）である。Figure 2-6 (a)の検量線から、今回の EAOPスキーム中に

発生した H2O2濃度は 4.49 nMであることが分かり、EAOPスキーム中にて確かに H2O2が発生している

ことを確認した。 

ここで、O2還元による H2O2生成の半反応式は以下の通りである。 

今回行った 3600 秒間の電気化学反応の平均電流値は−0.16 mA であった。よって、電気量は 576 mC

である。ファラデー定数を 96485 C/molとしたとき、流れた電子は 5.969 µmolと計算できる。今回流れ

た電子全てが式（2-1）で消費されたとすると、理論的に発生する H2O2は 2.984 µmolとなる。 

一方で実際に測定した H2O2の量は 30 mL H2SO4中で 4.49 nMであったため、134.7 pmolとなる。ここ

で、今回は H2O2の自然分解に関しては考慮しないこととする。H2O2の自然分解速度はそのときの温度、

分圧、pH、濃度により異なるため、今回は計算することができないからである。また、今回発生して

いる H2O2は非常に低濃度であるため、自然分解量は無視できるほど少ない。このとき、今回行った O2

還元による H2O2生成の電流効率を以下の式（2-2）を用いて求めた。 

ここで nH₂O₂は発生した H2O2の物質量、neは流れた全電子の物質量である。上記式によって求めた電

流効率はわずか 0.0045%であった。よりより効率を求めるため、電極改善が必要である。  

O2 + 2H+ + 2e− → H2O2 (2-1) 

 

𝐶𝑢𝑟𝑟𝑒𝑛𝑡 𝑒𝑓𝑓𝑖𝑐𝑖𝑒𝑛𝑐𝑦 (%) =
𝑛𝐻2𝑂2

1
2 𝑛𝑒

 
(2-2) 
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Figure 2-6 (a) The calibration plot of H2O2 concentration vs. absorbance (n=5). (b) The concentration of 

H2O2 generated during EAOP scheme calculated from calibration plot. Blank is the result of measuring 

H2SO4 without applied voltage. 
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2-3-3 ESRを用いた EAOP による•OH発生の評価 

EAOP を行った際の•OH 発生を ESR によって評価した。グラフは横軸に磁束密度、縦軸に強度を表

している。ESR にて•OH を検出する際は DMPO を使用し、スピンアダクト•OH-DMP を形成させる。•

OH-DMPO を ESR で検出するとスペクトル強度比が 1:2:2:1 のスペクトルが現れる[16‒18]。この現象に

ついて以下に解説する。 

今回使用したスピントラップ剤である DMPOには、核スピンを持つ 1Hや 14Nが存在している。スピ

ンアダクトの中で不対電子の磁気モーメントに対するスピントラップ剤の核スピンの影響は、通常不

対電子を持つ原子から数えて 3番目までの原子に核スピンがある場合に現れる。そして、核スピンのあ

る原子核の位置が不対電子から遠ざかるほど、影響は小さくなる。スピンアダクト•OH-DMPO におい

て、α位の 14Nは電子スピン S＝3/2であるため超微細構造の吸収線は 3本に別れる。核スピンは I=1で

あるため別れた吸収線のそれぞれの合成核スピン量子数は mI=−1, 0, 1となる。次いで β位の 1Hは電子

スピン S＝1/2であるため超微細構造の吸収線はさらに 2本ずつ別れていく。核スピンは I=1/2であるた

め別れた吸収線のそれぞれの合成核スピン量子数は mI=±1/2 でそれぞれ和算される。その結果、最終

的なスピン強度の和は mI=−3/2が 1つ、−1/2が 2つ、1/2が 2つ、3/2が 1つとなる。よって得られる強

度比が 1:2:2:1 になる。これにより出力される ESR スペクトルのシグナル強度も 1:2:2:1 となる（Figure 

2-7）。 

Figure 2-8 は得られた ESR スペクトルであり、処理を行っていない H2SO4（赤：コントロール）、電

圧印加のみを行ったもの（橙）、UV 照射のみを行ったもの（黄）、EAOP 処理を行ったもの（緑）の結

果を示している。Figure 2-8 (a) は第 3および第 4 Mnマーカ間の範囲を示したもの、(b) は (a) グラフ内

の青点線内の範囲を拡大したものである。EAOP 処理を行った以外のサンプルでは Mn マーカ間にシグ

ナルが全くないことから•OH-DMPO が検出されておらず、•OH が発生していないことがわかる。一方

で EAOP処理を行ったサンプルでは Mnマーカ間にシグナルを確認することができ、さらにそのシグナ

ルが 1:2:2:1 の強度で現れた。この結果から EAOP サンプルでは•OH-DMPO 複合体が検出できており

• OH が発生していることが確認された。また今回の比較実験から EAOP スキーム内での•OH 発生には

電圧印加と UV照射の両方が重要であることが示唆された。 
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Figure 2-8 ESR spectrums of •OH-DMPO for each experiment conditions. Red: Control, Orange: Only 

applied voltage, Yellow: Only UV irradiation, Green: EAOP. (a) Wide range between Mn 3 and Mn 4 

maker, (b) magnified range of (a) blue dotted rectangle for easy to compare the signal intensity. 
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Figure 2-7 Illustration of the principle that ESR spectrums intensity ration of spin adduct •OH-DMPO 

appears 1:2:2:1. 
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2-3-4 PA66フィルムの EAOPによる分解評価 

以下、各分析実験によって得られた PA66フィルムの EAOPによる分解評価を記述する。 

2-3-4-1 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜形態観察 

Figure 2-9は、H2SO4浸漬（コントロール）、EAOP、UV照射のみを行った PA66フィルムの写真であ

る。EAOP 処理を行ったサンプルおよび UV 照射を行ったサンプルは、フィルムがより不透明になり、

わずかに黄色く変色していることを確認した。SEM 画像では EAOP 処理および UV 照射を行ったサン

プルはどちらも亀裂が入っていることを確認したが、特にEAOP処理を行った場合では、その亀裂の箇

所に凹凸が出現していることを確認した。以上の形態観察から、UV 照射と EAOP 処理によって PA66

フィルムが劣化しており、さらに EAOPでは劣化が激しいことを確認した。  

 
Figure 2-9 Sample observation under different treatment [untreated, EAOP treatment, only UV irradiation]. 

(Upper) photograph image and (lower) SEM image. 
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2-3-4-2 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜ATR-FTIR分析による分子構造変化の観察 

Figure 2-10 は、未処理（黒）、H2SO4浸漬（淡青：5日間コントロール、青：10日間コントロール）、

EAOP処理（橙：5日間 EAOP、赤：10日間 EAOP）を行った PA66フィルムの ATR-FTIRスペクトルで

ある。グラフは横軸に波数、縦軸に強度を表している。アミド結合由来 IR スペクトルは、C=O 伸縮振

動由来の 1630 cm−1と N-H変角振動由来の 1540−1 cmで帰属することができ、グラフ中に垂直な灰色の

線で示した。このアミド結合由来の IR スペクトルが、EAOP 処理を行うことで強度が小さくなってい

た。この結果から PA66 構造中のアミド結合が相対的に減少しており、アミド結合が切断されていると

考えられる。 

Shannen T. L. Saitらは長期間におよぶ UV照射によるポリアミドの分解を行い、ATR-FTIRによって分

解の評価を行ってる。Shannen T. L. Saitらが行った ATR-FTIR分析においても、アミド結合由来の IRス

ペクトルである 1630 cm−1と 1531cm−1の波数において、分解前後でスペクトル強度が減少していること

を報告し [20]、本手法でも同様の ATR-FTIR 結果であったことから、PA66 中のアミド結合が減少して

いると考えられる。  

 
Figure 2-10 ATR-FTIR spectrums untreated, control, EAOP treated PA66 films. The vertical lines are the 

amide attribution lines (1540 cm−1, 1630 cm−1). 
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2-3-4-3 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜XRD分析による結晶化度変化の観察 

Figure 2-11 (a) は、未処理、H2SO4浸漬（コントロール）、EAOP処理を行った PA66フィルムの XRD

パターンである。グラフは横軸に角度、縦軸に強度を表している。2θ=20°, 24°付近に PA66 に特有な

（100）面と、（010）面の強いピーク得た。各処理を行うことによって PA66 の結晶構造が変化してい

ないことが確認された。得られたデータはガウス関数を用いてピーク分離を行った。10 日間 EAOP 処

理を行ったサンプルの XRD パターンデータをピーク分離したものを Figure2-10 (b) に示す。2θ=18.6°, 

20.3°, 23.6°に結晶部由来の回折ピーク（Pattern1, 2, 3）を、2θ=21.6°を広範なピーク頂点とする非晶部由

来の回折ピーク（Pattern4）を観察した。ピーク分離を行ったそれぞれの関数を 10°‒35°の範囲で積分し、

下記（2-3）式に適用することで結晶化度を求めた。 

ここで Icは結晶部由来の回折ピーク強度、Iaは非晶部由来の回折ピーク強度である。 

その結果、処理を行う前であった Untreated データでは結晶化度が 29.9%と算出されたのに対し、10

日間 EAOP 処理を行ったデータでは結晶化度が 37.8%に増加していた。EAOP 処理を行うことで非晶部

が結晶化したという考察は難し、他の分析データと一致しない。よってEAOP処理を行うことで非晶部

から優先的に分解が始まり、相対的に結晶部が多くなり、結晶化度が高まったのだと考察できる。こ

こで、Figure 2-8にあるように、EAOP処理を行うことによって PA66フィルムはより不透明になってい

る。プラスチックフィルムの透明性は、結晶化度が高いと不透明になり、結晶化度が低いと透明にな

るという特徴がある。よって、フィルムの透明度の変化の考察と XRD 解析結果の考察は一致しており、

PA66フィルムは非晶部から優先的に分解が起こり、結晶化度が増加していることが示唆された。 

 

Figure 2-11 (a) XRD patterns of untreated, control, and EAOP treated PA66 films. (b) XRD patterns with 

peak separation of the results in EAOP at 10 days. 
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2-3-4-4 PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜GCによる電解液中の分解生成物の分析 

EAOP 処理後、電解液（H2SO4）を酢酸エチルに置換し、サンプルを GC で分析した。Figure 2-12 は

EAOP処理後のH2SO4（黄）、ブランクとしてのH2SO4（赤）のクロマトグラムである。検出された 3つ

のピークは 14.5 min、14.8 min、15.3 minの保持時間であった。これらのピークを帰属した結果、それぞ

れヘキサデカンアミド、クエン酸アセチルトリブチル、9-オクタデカンアミドであることが示唆された。

クエン酸アセチルトリブチルに関しては、切断されたアミド結合がラジカル状態にあり、UV エネルギ

ーによるアミド結合同士の再結合によってエステル結合が形成されたと考えた。ヘキサデカンアミド

とオクタデカンアミドについては、PA66 が分解して短鎖アミド化合物が形成された可能性がある。分

析した H2SO4には、EAOP処理を行う段階で他の有機化合物を添加していない。よって、分解処理後に

短鎖アミド化合物が検出されたことから、PA66 フィルムから分解生成物として短鎖アミド化合物が

H2SO4中に放出されたことが示唆された。  

 
Figure 2-12 GC chromatogram of H2SO4 after EAOP treated PA66 fiber mats. 
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2-3-4-5  PA66フィルムの EAOPによる分解評価｜重量変化の観察 

EAOP 処理によるサンプルの重量減少を調査した。H2SO4浸漬（Control）、EAOP 処理（EAOP）を 5

日間および 10 日間行ったサンプルの重量減少の結果を Table 2-1 に示す。10 日間の処理によって、

H2SO4浸漬しただけでは重量減少が 0.04 ± 0.01 mgだったが、EAOP処理を行った場合の重量減少は 0.14 

± 0.02 mgであり、減少率は 1.75 ± 0.00%であ った。H2SO4浸漬を行ったサンプルと EAOP処理を行った

サンプルの重量減少量に対して有意差検定を行った。t 検定の結果、5 日間および 10 日間の処理の両結

果において重量減少量に有意な差がみられた（ 5日間処理の場合：t (8) = 5.05, P = 9.92 × 10−4、10日間

処理の場合：t (7) = 8.87, P = 4.69 × 10−5）。EAOP処理を適用することによって、確かに PA66フィルムの

重量が減少しているが、わずか 0.14 mg の重量減少であったため、より分解効率をよくするための

EAOPシステム改善が求められる。  

Table 2-1 Weight analysis of control and EAOP PA66 films (n=5). Treatment time was 5 and 10 days. 

 Weight loss at 5 days [mg] Weight loss at 10 days [mg] 

Control 0.08 ± 0.01 0.04 ± 0.01 

EAOP 0.12 ± 0.01 0.14 ± 0.02 
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2-4 結論 

第 2章では新たなマイクロプラスチック分解方法として、EAOPによるマイクロプラスチック分解の

検討を目的とした。具体的には、EAOP において発生する H2O2 の発生量と•OH の発生確認、ならびに

EAOP処理を用いた PA66分解評価を行った。60分の EAOP 中で H2O2は 134.7 pmol 発生していた。60

分の EAOP 処理中で•OH が確かに発生していた。PA66 フィルムは、EAOP 処理を行った後、フィルム

表面がより不透明になり僅かに黄変し、フィルム表面に亀裂が入り凹凸が出現したことを SEM 観察か

ら確認した。アミド結合が減少したことを ATR-FTIR から確認した。結晶化度が減少したことを XRD

から確認した。EAOP処理後の電解液である H2SO4を GCで分析したところ、短鎖アミド化合物が検出

され、PA66 フィルムから生成されていることを確認した。以上のことから、EAOP 処理によって発生

させた•OH が PA66 の分解を促進していると考察できる。本システムでは電気化学反応を用いて強力な

酸化剤を生成させ、ポリマーを酸化することによって分解するシステムを構築した。 

Figure 2-13に PA66における•OHを開始剤としたラジカル連鎖反応の一例を挙げる。PA66繰り返し単

位構造中の CH2主鎖に対して図の赤字のように番号を付し、5番の CH2以外をポリマーとして一般化し

R および R’とした。示した図では 5番目の CH2に対して、まず•OH により H 原子引き抜きが起こる。

H 原子が引き抜かれることでラジカル化した•C に O2 分子が付加しペルオキシドラジカル（COO•）を

形成する。次いでヒドロペルオキシド（HOO•）によって O 原子が引き抜かれオキシドラジカル（CO•）

になる。ここに H 原子が付加することで反応が停止し、アミド化合物とアルデヒド化合物を生成する。

これらラジカル反応があらゆる炭素鎖位置で繰り返し行われることで、徐々に分解していったのでは

ないかと考えている。ただし、GC によって検出されたアミド化合物を得るためには、ラジカル連鎖反

応中に反応停止することなく、赤色矢印で示した区間の反応が繰り返し行われることが必要であると

考えている。 
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Figure 2-13 As an example of radical chain reaction scheme of PA66. 
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第 3章 電気化学的促進酸化プロセス中を用いたポリエチレンテレフタレートの分解評価 

3-1 緒言 

第 2 章では EAOP を用いた PA66 の分解評価を行った。第 3 章では PA 同様に合成繊維として主に使

用されており、マイクロプラスチックファイバーを構成しているポリエチレンテレフタレート（PET: 

polyethylene terephthalate）をターゲットとして EAOPを用いて分解および分解評価した。 

PET は PA 同様に合成繊維として主に使用されており、PET を含む合成繊維を用いた繊維製品を洗濯

することによってマイクロプラスチックファイバーが発生し[1‒5]、発生したマイクロプラスチックフ

ァイバーは下水処理場で完全に取り除くことができず、河川や海洋へ流出してしまっている[6‒11] 

繊維の放出に関する研究では、他の一般的な合成繊維と一緒に試験した場合、PETが最も多くの繊維

を放出することが報告されており[12]、5 kgの PET繊維から 600万本のマイクロプラスチックファイバ

ーが放出されると推定されている[13]。PET の分解方法を探ることで、大きくマイクロプラスチック問

題解決に寄与できるのではないかと考えた。 

PETは結晶性ポリマーであり、繊維としてはテトロンまたはポリエステルの名で有名である。PETは

プラスチックとしては、強度、剛性、耐熱性、耐クリープ性、ブロー成形性の良さから、PETボトルと

して年間 50 万トン以上も使用されている。耐熱性に優れ（熱変形 240 °C、連続耐熱 150 °C）、耐寒性

（−60 °C）、電気絶縁性、耐薬品性、耐摩耗性に優れているなどして繊維材料としても使用されている

（Figure 3-1）[14]。 

PET フィルムを分解サンプルとして PET への EAOP 処理を施すことで PET の分解評価を行った。分

解処理後の評価を SEM、原子間力顕微鏡（AFM：Atomic Force Microscope）、ATR-FTIR、重量測定を行

うことで分解評価とした。さらに第 3章の PA66分解では EAOPを行う電解液として H2SO4水溶液を使

用していたが、より環境に優しい条件で分解処理を行うため、EAOP を行う電解液にクエン酸ナトリウ

ム緩衝液を用いた。 

第 3章では EAOPを用いた PET分解評価を行った。（Figure 3-2）。 

 

 

 

 
Figure 3-1 The molecular structure of polyethylene terephthalate. 
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Figure 3-2 Schematic image of PET degradation by EAOP. 
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3-2 実験操作 

3-2-1 試薬および実験機器 

クエン酸、クエン酸ナトリウムは富士フィルム和光純薬株式会社から購入した。PETフィルム（厚さ

200 µm）はアズワン株式会社から購入した。その他、塩酸、酸素ガス、窒素ガスは第 2章と同様のもの

を使用した。全ての試薬はいずれも特級のものを使用した。 

AFM はセイコーインスツル株式会社（千葉、日本）の SPA-300 を使用した。その他、超純水製造装

置、3D CAD ソフト、スライスソフトウェア、3D プリンタ、白金板、ファンクションジェネレータ、

UVランプ、イオンコータ、SEM、ATR-FTIR装置、電子天秤は第 2章と同様のものを使用した。 

3-2-2 EAOPによる PETフィルムを分解するための反応セルの設計と作製 

EAOPによる PETフィルムを分解するための反応セルは第 2章で設計・作製したものと同様のものを

使用した。 

3-2-3 白金板表面の還元処理 

2-2-3で裁断した 20 × 10 mmの白金板を使用した。全ての実験を行う直前に、白金板を 1 N HClに 1

分間浸漬させたあと、超純水ですすぎ、N2気流で乾燥させた。 

3-2-4 EAOP処理による PETフィルムの分解 

分解評価を行うための PET フィルムはマイクロプラスチックを模すため、5 × 5 mm に裁断した。裁

断した PET フィルムに対して EAOP 処理を行った。反応セル内を 50 mM クエン酸ナトリウム緩衝液

（pH5.0）で満たし、その中に PET フィルムを浸漬させた。ファンクションジェネレータを用いて−1.6 

Vの直流電圧を印加しながら、650 µW/cm2の強度で λ=254 nmの UVを照射した。処理中は常に O2バブ

リングを行った。これを EAOP処理とした。120時間の EAOP処理後、残った PETフィルムは回収し、

超純水で洗浄後、シリカゲルの入ったデシケータ内で減圧乾燥を一晩行った。比較実験として、−1.6 V

の直流電圧を印加したのみサンプル、λ=254 nm の UV を照射したのみのサンプル、50 mM クエン酸ナ

トリウム緩衝液（pH5.0）に浸漬したのみのサンプルも準備した。  
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3-2-5 PETフィルムの EAOPによる分解評価 

3-2-4 で各処理を行ったサンプルに対して、以下の分析実験を行い、PET フィルムの EAOP による分

解評価を行った。 

3-2-5-1  PETフィルムの EAOPによる分解評価｜形態観察 

3-2-4で各処理を行った後、サンプルの形態観察を SEMおよび AFMを用いて行った。SEM観察では

観察するサンプルに導電性を付与するため、イオンコータを用いて Au-Pd をコーティング（30 秒、15 

mA）した。SEM観察時の加速電圧は 15.0 kVとした。AFM観察時の条件は観察モード：タッピングモ

ード、周波数：14 Hz、ばね定数：0.26 N/m、スキャン範囲：100 × 100 nmとした。 

3-2-5-2 PETフィルムの EAOPによる分解評価｜ATR-FTIR分析による分子構造変化の観察 

3-2-4で各処理を行った後、サンプルの分子構造変化を ATR-FTIRを用いて観察した。ATR-FTIRの測

定条件は以下の通りである；分解能：4 cm−1、積算回数：64回、掃引範囲：400‒4000 cm−1、バックグラ

ウンド補正、ベースライン補正、分解寄与が小さい CH2伸縮由来のピークである 1463 cm−1を基準とし

た規格化を行った。 

3-2-5-3 PETフィルムの EAOPによる分解評価｜XRD分析による結晶性の観察 

3-2-4 で各処理を行った後、サンプルの結晶性変化を XRD を用いて観察した。XRD の測定は、開始

角度：2θ=10°、終了角度：2θ=35°、サンプリング幅：0.05°、1 ステップのスキャンスピード：3.5 s、管

電圧：40 kV、管電流：40 mAの測定条件のもと行った。データ取得後、Kα除去、バックグラウンド減

算、スムージングを行った。 

3-2-5-4  PETフィルムの EAOPによる分解評価｜重量変化の観察 

3-2-4 で各処理を行った後、サンプルの重量変化を電子天秤を用いて測定した。電子天秤での重量測

定は最小表示が 0.1 mgまでとした。同サンプルに対して重量測定は 3回行い、平均した。  
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3-3 結果と考察 

3-3-1 PETフィルムの EAOPによる分解評価 

以下、各分析実験によって得られた PETフィルムの EAOPによる分解評価を記述する。 

3-3-1-1 PETフィルムの EAOPによる分解評価｜形態観察 

Figure 3-3 (a), (b), (c) はそれぞれ、未処理、クエン酸ナトリウム緩衝液に浸漬のみ、EAOP を行った

PET フィルムの写真である。処理を行う前の PET フィルムは透明であり、それをクエン酸ナトリウム

緩衝液へ 120時間浸漬しても透明性は保たれたままだった。一方で、EAOP処理を行った PETフィルム

はフィルム表面が白く濁っていた。 

Figure 3-3 (d), (e), (f) はそれぞれ、未処理、クエン酸ナトリウム緩衝液に浸漬のみ、EAOP を行った

SEM 画像である。処理を行う前の PET フィルムは凹凸が観察されず滑らかな表面であり、それをクエ

ン酸ナトリウム緩衝液へ 120時間浸漬しても滑らかなままであった。一方で、EAOP処理を行った PET

フィルムは細かな凹凸が観察された。この結果は EAOP 処理を行うことで PET フィルムの表面が粗く

なっていることが確認でき、EAOP処理によって PETフィルムが分解されていることが示唆された。 

 

Figure 3-3 Photographs of the PET films (a) untreated, (b) immersed electrolyte, and (c) EAOP treated. 

SEM images (5000× magnification) of the PET film (d) untreated, (e) immersed electrolyte, and (f) EAOP 

treated. 
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5 µm

(c)(a) (b)
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5 µm
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Figure 3-4 (a) は未処理の、(b) は EAOP処理後の PETフィルムの AFM像、Table 3-1は平均面粗さ測定

結果である。Figure 3-4 (a), (b), (c) の AFM像において、xy平面はスキャンした試料の範囲を表し、z軸

は測定された粗さを表す。Table 3-1 から未処理の (a)や電解液に浸漬させただけの(b)に比べて、EAOP

処理後の(c)は平均面粗さおよび最大高低差が一桁大きいことが示唆された。この粗さの増加から、PET

フィルムの分解はフィルム表面から徐々に分解が起こっていることが確認された。 

  

Table 3-1 Roughness analysis by AFM. 

 Average surface roughness [nm] Maximum height difference [nm] 

Untreated 9.692 × 10−2 7.444 × 10−1 

Immersed electrolyte 2.385 × 10−2 2.869 × 10−1 

EAOP treated 1.438 × 10−1 1.248 × 100 

 

 
Figure 3-4 AFM images of the PET film (a) untreated, (b) immersed electrolyte, and (c) EAOP treated. 

(a) (c)(b)
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3-3-1-2 PETフィルムの EAOPによる分解評価｜ATR-FTIR分析による分子構造変化の観察 

Figure 3-5 は、未処理（黒）、くえん酸ナトリウム緩衝液浸漬（青）、EAOP 処理後（赤）の PET フィ

ルムの ATR-FTIRスペクトルである。グラフは横軸に波数、縦軸に強度を表している。エステル結合由

来の IR スペクトルは 1118 cm−1、1259 cm−1、1718 cm−1で観察することができ、グラフ中に垂直な灰色

の線で示した。このエステル結合由来の IR スペクトルが、EAOP 処理を行うことで強度が小さくなっ

ていた。この結果から PET 構造中のエステル結合が相対的に減少しており、エステル結合が切断され

ていると考えられる。 

Shannen T. L. Saitらは長期間におよぶ UV 照射による PET の分解を行い、ATR-FTIRによって分解の

評価を行ってる。Shannen T. L. Saitらが行った ATR-FTIR分析においても、エステル結合由来の IRスペ

クトルである 1714 cm−1、1246 cm−1、1100 cm−1の波数において、分解前後でスペクトル強度が減少して

いることを報告し[15]、本手法でも結果が一致したことから、PET 中のエステル結合が減少していると

考えられる。  

 
Figure 3-5 ATR-FTIR spectrums of untreated, control, EAOP treated PET film. The vertical lines are the 

ester attribution lines (1118 cm−1, 1259 cm−1, 1718 cm−1). 
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3-3-1-3 PETフィルムの EAOPによる分解評価｜XRD分析による結晶性変化の観察 

Figure 3-6は、未処理（黒）および EAOP処理（橙：5日間 EAOP、赤：10日間 EAOP）を行った PET

フィルムの XRDパターンである。グラフは横軸に角度、縦軸に強度を表している。2θ = 21.3°を頂点と

する非晶部由来のブロードな回折ピークを得た。一方で、結晶部由来のシャープな回折ピークは得ら

れなかったため、結晶化度の算出は行うことができなかった。よって、非晶部由来のブロードな回折

ピークを 10°‒35°まで積分し、グラフの面積で比較することとした。面積の減少率は以下の式（3-1）に

より求めた。 

ここで、Auは未処理サンプルの XRD パターン面積、Atは EAOP 処理後サンプルの XRD パターン面

積である。 

算出された面積減少率は 19.6%であった。これにより、EAOP 処理を行うことによって非晶部の分解

が起こっていることが考えられる。 

ただし、5日間の分解と 10日間の分解で XRDパターンがほぼ同様であったことから、非晶部の分解

は 5日までに終了している可能性がある。  

 
Figure 3-6 XRD patterns of untreated, control, and EAOP treated PA66 films. 
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3-3-1-4 PETフィルムの EAOPによる分解評価｜重量変化の観察 

EAOP処理によるサンプルの重量減少を調査した。くえん酸ナトリウム緩衝液浸漬（Control）、EAOP

処理（EAOP）を 5日間を子なった散布 rの重量減少の結果を Table 3-2に示す。5日間の EAOP処理に

よって 0.12 ± 0.04 mg (n=5) の重量減少を達成し、減少率は 1.37 ± 0.42%であった。くえん酸ナトリウム

緩衝液浸漬を行ったサンプルと EAOP 処理を行ったサンプルの重量減少量に対して有意差検定を行っ

た。t検定の結果 5日間の処理において重量減少量には有意な差がみられた（t (6) = 2.43, P = 0.05）。重

量減少を観測することにより、EAOP処理による PETフィルムの分解を確認した。 

  

Table 3-2 Weight analysis of the PET films (n=5). 

 Weight loss at 5 days [mg] 

Control 0.02 ± 0.08 

EAOP treated 0.12 ± 0.03 
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3-4 結論 

第 3章では EAOP処理を用いた PET分解評価を行った。PETフィルムは、EAOP処理を 5日間行うこ

とで、透明であった PETフィルム表面が白く濁った。また、SEMおよび AFM観察により、EAOP処理

後の PETフィルムには微細な凹凸が確認された。ATR-FTIR分析では、PET分子構造中のエステル結合

の切断が確認された。XRD 分析では非晶部が分解されていることを確認した。さらに、わずか 5 日間

の EAOP処理によって、PETフィルムの重量が 1.37 ± 0.42%減少した。これらのデータは•OHを発生さ

せる EAOP 処理によって PET フィルムの分解が起こっていることを示すのに十分なデータであると言

える。第 2章では PA66の分解を行い 5日間の分解では 1.49%であった。一方で、第 3 章で行った PET

の 5 日間の分解では 1.37%であった。これらの結果から、EAOP によるマイクロプラスチック分解では、

PETよりも PA66はより分解されやすいのではないかと考えている。理由は PET分子構造は芳香環を持

っており、芳香環を持っていない PA66 より強固な結合を持っているからだと感がられる。また、両者

の XRD の結果から、EAOP 処理によるポリマーの分解は、結晶部位よりも非晶部位が優先して分解さ

れることが予想される。 

本章でも、EAOP システムを用いることで、電気化学反応をもとにした、PET の酸化分解を行った。

第 2章、第 3章での電気化学的酸化反応システムによるマイクロプラスチック分解によって海洋生物の

環境改善に貢献できると期待している。 
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第 4章 魚類のヘルスモニタリングのための自己発電型グルコースセンサの開発 

4-1 緒言 

2 章と 3 章では、マイクロプラスチック問題を解決するためにマイクロプラスチック分解方法として、

EAOP を用いたマイクロプラスチック分解について研究・議論してきた。しかし、すでに海洋には大量

のマイクロプラスチックが存在しており、海洋生物に健康被害を及ぼし始めている可能性がある。よ

って、マイクロプラスチックを分解する技術の開発だけではなく、海洋生物の健康状態を観測するこ

とも重要となってくる。海洋生物の健康状態をモニタリングすることによって、我々の食生活に関わ

ってくる天然魚の状態や、海洋環境の状態の観測が期待できる。海洋生物の環境改善に貢献すること

ができる。 

魚類の健康状態の指標の 1つにストレスレベルがある。さらに、魚類のストレスレベルの指標として

血中グルコース濃度が関係していることが報告されている[1‒3]。これまでのグルコース測定には、酵

素反応を利用した比色法や蛍光法があった。酵素比色法や酵素蛍光方では、1 検体ずつ酵素反応させな

がら吸光度分析を行う必要があり、魚類の血中グルコース濃度を迅速かつ連続的に測定することは困

難であった。本研究では電気化学的な手法を用いたグルコースバイオセンサを用いて血中グルコース

濃度を測定することとした[4]。通常のバイオセンサはセンシングを行うために外部からの電力供給が

必要となる。しかし、外部からの電力供給を必要としたセンシング技術は天然魚を対象とした現地で

のリアルタイムで連続的なモニタリングには不向きである。この欠点を克服するため、バイオ電池に

着目した。バイオ電池とは酵素を電極触媒として用いることで、有機分子からエネルギー抽出を行い、

起電力を得る燃料電池である[5, 6]。一般的なグルコースセンサはグルコースの酸化反応を起こすため、

陽極にグルコース酸化酵素を用いている[7‒12]。ここで、反対側の電極である陰極において還元酵素を

用いることで、陽極では酸化反応が、陰極では還元反応を起こすことが可能となる。陽極で酸化反応

を起こし、陰極で還元反応を起こすことで理論的には起電力を得ることができる。この起電力を用い

ることができれば、従来までのバイオセンサに必要であった外部からの電力供給を行う必要がなくな

る。さらに、得られた起電力によって発生した開回路電圧による電流値を測定することでバイオセン

サの役割も担うことができる。本研究ではこのバイオ電池とグルコースバイオセンサを組み合わせた

システムを構築し自己発電型グルコースセンサの開発を目指した。 

本研究ではアノード酵素としてグルコースをグルコノラクトンへ酸化する微生物由来ピロロキノリ

ンキノン依存性グルコース脱水素酵素（PQQ-GDH：Pyrroloquinoline quinone-dependent Glucose 

Dehydrogenase）を用いた[13‒15]。従来まで使用されていたグルコース酸化酵素である GOx はグルコー

ス酸化反応に酸素を必要とする。一方で GDH はグルコース酸化反応に酸素を必要としないため、血中

における反応にも使用することができる。ここで PQQ-GDHはグルコースを酸化して得た電子を直接電

極へ伝達する効率が悪い。よって、電極近傍での電気化学反応はメディエータを介した MET
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（mediated electron transfer）反応を行う必要がある[16, 17]。グルコースを酸化した際に得られた電子を

メディエータへ渡し、メディエータが電極表面で酸化された際の電流応答を測定することによってグ

ルコース濃度を定量する。ただし、本バイオセンサは生きた魚類の体内での使用を想定しているため、

酵素およびメディエータが電極から脱離し、魚類血中に流入することを避けなければならない。そこ

でメディエータにはアミノ基反応性電子メディエータである AR-PES (Amine-reactive PES) を用いた。

AR-PES は酵素のアミノ基とアミド結合を形成するため、酵素-メディエータ間の固定化が可能となる

[18‒21]。さらに、その上から Nafion を用いて酵素-メディエータ複合体を電極上に固定化した。また、

カソード電極として酸素を水へ還元する Myrothecium 属由来ビリルビンオキシダーゼ（BOD：Bilirubin 

Oxidase）を用いた[22‒24]。BOD は自然界に広く存在し、電極間との電子授受にメディエータを必要と

せず、至適 pHが 7.0であるなど、血中で機能しやすい酵素として期待出来る（Table 4-1）。また、アノ

ードカソード両電極において、バイオセンサの高出力化、高感度化のため、電極上には多層カーボン

ナノチューブ（MWCNT：Multiwalled carbon nanotube）を修飾することで電極面積を増加させた[25‒32]。 

第 4 章では電気化学的な酸化および還元反応を利用したセンサの開発を行う。具体的には PQQ-GDH

を修飾したアノードの評価、BOD を修飾したカソードの評価、そして両電極を同一回路内に組み込む

ことで構築した自己発電型グルコースセンサの評価を報告する。  

Table 4-1 Information of PQQ-GDH and BOD. 

 PQQ-GDH BOD 

3D structure 

  

Catalytic 

reaction 
  

 

GDH
+ H+ + e- BOD

2H2OO2 + 4H+ + 4e-
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4-2 実験操作 

4-2-1 試薬および実験機器 

PQQ-GDH は東洋紡株式会社（大阪、日本）から購入した。アミノ基反応性電子メディエータ（AR-

PES）1-[3-(Succinimidyloxycarbonyl) propoxy]-5-ethylphenazinium triflateは株式会社同仁化学研究所（熊本、

日本）から購入した。2-[4-(2-hydroxyethyl)-1-piperazinyl] ethanesulfonic acid (HEPES) はナカライテスク株

式会社（京都、日本）から購入した。MWCNT、BOD、Nafion溶液は Sigma-Aldrich Co. LLC（St. Louis, 

USA）から購入した。硫酸（H2SO4）、硝酸（HNO3）、D(+)-グルコース、L(+)-アスコルビン酸（AA: 

Ascorbic Acid）、尿素（UA: Urea）、水酸化ナトリウム（NaOH）は富士フィルム和光純薬株式会社（大

阪、日本）から購入した。酸素ガスと窒素ガスは宇野酸素株式会社（福井、日本）から購入した。ク

ロダイの血液は近畿大学からご提供いただいた。血液は内壁をヘパリンでコーティングしたシリンジ

を用いて採血した。採血後、−20 °Cで 1時間冷凍することで血液中の赤血球を破壊し、血清サンプルと

した。全ての試薬はいずれも特級のものを使用した。 

実験に使用した水はMerck Millipore（MA, USA）の超純水製造装置Milli-Q Water Purification Systemに

よってフィルター処理したものを使用した。超音波処理はアズワン株式会社（大阪、日本）の 3周波超

音波洗浄機VS-100Ⅲを用いた。遠心分離器はアズワン株式会社の小型高速遠心機MF-12000を用いた。

電気化学測定は、BAS 株式会社（東京、日本）の電気化学測定装置 Electrochemical Analyzer Model 

1205Cを用いた。電流値測定は、株式会社シュリンクス（東京、日本）の無抵抗電流計 SACM-50Fを用

いた。電極は作用電極にBAS社のGCEガラス状カーボン電極（外径；6.0 mm、電極部直径；3.0 mm）、

参照電極にBAS株式会社のRE-1B水系参照電極（Ag/AgCl、液絡部；イオン透過性ガラス、内部溶液；

3 M NaCl、外径；6.0 mm）、カウンター電極に株式会社ニラコ（東京、日本）の白金線（φ 0.50 mm × 50 

mm）を用いた。 

4-2-2 MWCNT分散液の調製 

今回入手した MWCNT は非常に疎水性であり、水系に分散させることができず、実験で用いること

が困難である。MWCNTの水分散液を得るため、MWCNT の混酸処理を行った。2 mgの MWCNT粉末

に 4 mL の H2SO4と HNO3の混酸（3:1, v/v）を加え、超音波処理（28 kHz、3 時間）を行うことで混酸

中に MWCNTを分散させた。MWCNT混酸分散液を遠心分離（4800 g、10 分）により MWCNTを沈殿

させ、上澄みの混酸を除去した。混酸を除去した MWCNT に超純水を加え超音波処理（28 kHz、10 分）

によって洗浄を行った。再度遠心分離し上澄みの洗浄水を除去した。この洗浄操作を 5回繰り返した。

最後に、回収した MWCNT を 60 °C で一晩乾燥させて混酸処理 MWCNT の粉末を得た。得られた 

MWCNT粉末に超純水を加えて超音波処理（28 kHz、30分）を行うことで 0.5 mg/ml MWCNT分散液を

調製した。  
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4-2-3 MWCNT/PQQ-GDH/PES修飾電極の作製 

アノード酵素として PQQ-GDH を用いた。導電性を向上させるため、GCE 電極上へ 0.5 mg/mL 

MWCNT水分散液を 10 µL滴下し、風乾させた。MWCNT水分散液乾燥後、1 mg/mL PQQ-GDH分散液

（溶媒：50 mM HEPES-NaOH緩衝液、pH7.0）を10 µL滴下し、風乾させた。PQQ-GDH分散液乾燥後、

5 mM AR-PES水溶液を 10 µL滴下し、風乾させた。AR-PESは酵素・電極間の電子授受を補助するため

のメディエータとして使用した。AR-PES水溶液乾燥後、0.1wt% Nafion溶液を 10 µL滴下し、風乾させ

た。Nafionは電極上に修飾した PQQ-GDHおよび AR-PESを固定化し、電極から脱離するのを抑制する

ために使用した。得られた電極を MWCNT/PQQ-GDH/PES修飾電極とした。本スキームは Figure 4-1 (a)

に示した。 

4-2-4 MWCNT/BOD修飾電極の作製 

カソード酵素として BODを用いた。導電性を向上させるため GCE電極上へ 0.5 mg/mL MWCNT水分

散液を 10 µL 滴下し、風乾させた。MWCNT 水分散液乾燥後、1 mg/mL BOD 分散液（溶媒：50 mM 

HEPES-NaOH緩衝液、pH7.0）を 10 µL滴下し、風乾させた。BOD分散液乾燥後、0.1wt% Nafion溶液を

10 µL 滴下し、風乾させた。Nafion は電極上に修飾した BOD を固定化し、電極から脱離するのを抑制

するために使用した。得られた電極を MWCNT/BOD修飾電極とした。本スキームは Figure 4-1 (b)に示

した。  

 

Figure 4-1 Preparation process of (a) MWCNT/PQQ-GDH/PES modified electrode and (b) MWCNT/BPD 

modified electrode. 

: MWCNT

: PQQ-GDH : AR-PES

: Nafion wrapping

: GCE

: BOD

MWCNT
dispersion

PQQ-GDH
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AR-PES
solution

Nafion
solution

MWCNT
dispersion

BOD
solution

Nafion
solution

(a) MWCNT/PQQ-GDH/PES modified electrode (b) MWCNT/BOD modified electrode
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4-2-5 作製した MWCNT/PQQ-GDH/PES修飾電極の評価 

作製したMWCNT/PQQ-GDH/PES修飾電極を作用電極、白金線をカウンター電極、Ag/AgCl電極を参

照電極とした三電極方式でサイクリックボルタンメトリー（CV：Cyclic Voltammetry）を行った。CV条

件は以下通りである；掃引速度：100 mV/s、掃引幅：0.0 V‒−1.0V、電解液：50 mM HEPES-NaOH緩衝

液（pH7.0）。グルコース応答性を確認するため、終濃度が 5 mM となるように電解液へ D(+)-グルコー

ス水溶液を滴下した。 

4-2-6 作製した MWCNT/BOD修飾電極の評価 

作製した MWCNT/BOD 修飾電極を作用電極、白金線をカウンター電極、Ag/AgCl 電極を参照電極と

した三電極方式でクロノアンペロメトリー（CA：Chronoamperometry）を行った。CA 条件は以下通り

である；印加電圧：0.01 V、電解液：50 mM HEPES-NaOH緩衝液（pH7.0）。電解液の脱気には N2バブ

リング、電解液への O2溶存には O2バブリングを行った。 

4-2-7 構築した自己発電型グルコースセンサの評価 

自己発電型グルコースセンサは作製した MWCNT/PQQ-GDH/PES修飾電極と MWCNT/BOD修飾電極を

同じ回路として組むことで構築した。自己発電型グルコースセンサは無抵抗電流計を用いて、電気化

学反応に外部からの電源供給を用いずに電流値測定を行った。アノードである MWCNT/PQQ-GDH/PES

修飾電極とカソードである MWCNT/BOD 修飾電極の電極間距離は 5 mm とした。測定中はスターラー

で穏やかに攪拌を行った(Figure 4-2)。  

 
Figure 4-2 Schematic image of experimental system for evaluating self-powered glucose biosensor. 

Zero shunt
ammeter

MWCNT/PQQ-GDH/PES
modified electrode

MWCNT/BOD
modified electrode
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4-3 結果と考察 

4-3-1 作製した MWCNT/PQQ-GDH/PES修飾電極の評価 

作製した MWCNT/PQQ-GDH/PES 電極を用いて CV 測定を行った。CV 測定は電解液中のグルコース

濃度が異なる条件で行った。結果を Figure 4-3に示す。この電極ではグルコースの酸化反応をセンシン

グする目的であるため、ボルタモグラム中の酸化波に注目して分析を行った。電解液にグルコースを

滴下していない条件では、メディエータである AR-PES 由来の酸化波が−0.08 V 付近で観察された。こ

れは AR-PESが確かに電極上に修飾されていることを示している。電解液に終濃度が 5 mMとなるよう

にグルコースを滴下した条件では、−0.08 V での酸化電流が、グルコースが 0 mM の条件と比べて 1.2 

µA 増加した。この結果から、PQQ-GDH はグルコースを基質として、酵素触媒反応をアノード上で確

かに行っていることを確認した。  

 
Figure 4-3 CVgram of glucose oxidation reaction using MWCNT/PQQ-GDH/PES-modified electrode with 

0 and 5 mM glucose in 50 mM HEPES-NaOH buffer (pH7.0) at a sweep rate of 100 mV/s. Inset: Magnified 

CVgram, where arrows indicate the peak potential. 
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4-3-2 作製した MWCNT/BOD修飾電極の評価 

作製したMWCNT/BOD修飾電極を用いて CA測定を行った。CA測定は O2を脱気した状態と O2を溶

存した状態で、0.01 Vの定電圧を印加しながら行った。結果を Figure 4-4に示す。電解質溶液に N2バブ

リングを行い、O2を脱気した状態での CA測定を 1800秒まで行った。1800秒経過後、測定を止めるこ

となく継続しながら電解液に対して O2バブリングを開始した。O2バブリング開始直後に電流値が有意

に増加した。この結果から、BOD は O2を基質として、酵素触媒反応をカソード上で確かに行っている

ことを確認した。  

 
Figure 4-4 CA curve of O2 reduction reaction using MWCNT/BOD-modified electrode in O2 degassed 50 

mM HEPES-NaOH buffer (pH7.0) at 0.01 V (vs. Ag/AgCl) with O2 induction at 1800 s. 
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4-3-3 MWCNT/PQQ-GDH/PES 修飾電極と MWCNT/BOD 修飾電極で構築した自己発電型グルコースセ

ンサの評価 

MWCNT/PQQ-GDH/PES 修飾電極をアノード、MWCNT/BOD 修飾電極をカソードとして、自己発電

型グルコースセンサを構築した。構築した自己発電型グルコースセンサの一般的な生物種に対する選

択性を実験した。なお、この実験には無抵抗電流計を使用しており、外部からの電力供給を行ってい

ない。Figure 4-5はそれぞれ 1 mMの UA、AA、グルコースを添加した際の応答電流である。Figure 4-5

に示すように、UA と AA を添加した場合では、電流値に変化は見られなかった。しかし、グルコース

を添加した場合、電流値変化が観察された。この結果は、構築した自己発電型グルコースセンサが他

の夾雑物には反応せず、グルコースに対してのみ電流応答を示しており、優れたグルコース選択性が

あることを確認した。 

構築した自己発電型グルコースセンサの応答電流を異なるグルコース濃度で評価した。Figure 4-6 は

1, 2, 3 mMのグルコース溶液を滴下した際の応答電流を示している。グルコース濃度の増加とともに電

流値の増加が観察され、グルコース濃度の変化をセンシング可能であることが確認された。Figure 4-6

に示すように、グルコース濃度と電流の関係は良好な直線性を示した。 

さらに、本節の実験では無抵抗電流計を使用しており、電気化学反応に外部からの電源供給を行っ

ていない。しかし、グルコースを添加した際に応答電流が得られていることから、自己発電によって

起電力を得ており、その起電力によって発生した電流が出力されていることが確認された。 

 

  

 
Figure 4-5 Amperometric response of self-powered biosensor in 50 mM HEPES-NaOH buffer (pH7.0) to 

AA, UA, and glucose. 
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Figure 4-6 Linear dependence of response current on glucose concentration (n=3) in a 50 mM HEPES-

NaOH buffer (pH7.0). 
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4-3-4 クロダイの血清を用いた自己発電型グルコースセンサのグルコース応答性評価 

Figure 4-7 は、クロダイの血清に測定から 4 分後の時点で溶液全体のグルコース終濃度が 3 mM とな

るようにグルコース水溶液を滴下した際の電流応答を示している。グルコース水溶液滴下直後に電流

値が増加していることを確認した。この結果は、自己発電型グルコースセンサがクロダイ血清中に含

まれる夾雑物に影響を受けることがなく、グルコースに対してのみ選択性があることが示された。 

さらに、本節の実験では無抵抗電流計を使用しており、電気化学反応に外部からの電源供給を行っ

ていないにも関わらず、グルコースを添加した際に応答電流が得られていることから、自己発電によ

って起電力を得ており、その起電力によって発生した電流値が出力されていることが確認された。 

本実験では、実際のクロダイの血清を使用したが、センサの応答性調査として擬似的に血清中にグ

ルコースを添加して実験を行ったものである。実際、どのくらいのストレスを判断できるかについて

は、さらなる実験やデバイスの改良を行い、実際の生魚に対して実験を行う必要があると考えている。

A. T. Kohyaniらはストレスの指標物質であるコルチゾール濃度とグルコース濃度の関係についてニジマ

スを用いて調査し、報告している[33]。コルチゾール濃度が 7.32 ng/mlから 124.6 ng/mlに増加したとき、

グルコース濃度は 0.35 mg/mlから 0.52 mg/mlに上昇した。0.35 mg/mlと 0.52 mg/mlをグルコースのモル

濃度に変換するとそれぞれ 1.94 mMと 2.89 mMになる。今回の実験では終濃度が 3 mMとなるようにグ

ルコース添加を行い、電流応答を得ることができたため、本センサでも同等のグルコース濃度、なら

びに間接的にコルチゾール濃度を検出することが可能である。 

  

 
Figure 4-7 Amperometric response of glucose oxidation reaction when using self-powered biosensor in 50 

mM HEPES-NaOH buffer (pH7.0) to analyze black sea bream blood; 3 mM glucose was added at 4 min 

(arrow). 
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4-4 結論 

第 4章では、グルコースを酸化するアノードと酸素を還元するカソードを組み合わせることで自己発

電型グルコースセンサを構築した。構築した自己発電型グルコースセンサは魚類がストレスを受けた

際に血中グルコース濃度が上昇するという報告をもとに、魚類のストレス検出を目的とした。アノー

ドとして MWCNT/PQQ-GDH/PES 修飾電極を、カソードとして MWCNT/BOD修飾電極を作製した。無

抵抗電流計を用いて電気化学反応に外部からの電力供給を行わない状態で、アノードでのグルコース

酸化反応とカソードでの酸素還元反応を同時に起こすことができた。MWCNT を用いることで電極面

積を増大させ反応の感度を向上できていると考えている。また、酵素を用いることにより，酵素の基

質特異性を活かした、反応を行うことができる。その結果、自己発電で得られた起電力によってグル

コースのセンシングを行うことができ、さらにグルコースに対する選択性も確認した。選択性におい

ても、酵素の基質特異性が大きな役割を果たしていると考察している。本自己発電型グルコースセン

サは外部電源やバッテリーを必要としないため小型化が可能である。 
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第 5章 結論 

5-1 本研究が目指した海洋生物の環境改善に向けた電気化学的酸化反応システム 

マイクロプラスチック分解方法の開発を行うことによって、現在蓄積してしまっている海洋マイク

ロプラスチックの分解・除去や、今後も排出されるマイクロプラスチックの削減に貢献できる。環境

保全を行うためのマイクロプラスチック分解方法において、分解方法自体が環境に優しいシステム系

であり低コストであることが必要であり、さらにより優れた分解速度が求められる。これらの要素を

満たす分解方法として、EAOP を用いた、•OH による分解を試み、分解評価を行った。EAOP は電気化

学反応を利用して酸化剤である•OH を生成させる。生成した•OH を用いてマイクロプラスチックを分

解可能なシステムの構築を行った。また、現状すでに大量に存在しているマイクロプラスチックの分

解方法を開発するだけでは海洋生物の環境改善に遅れをとってしまう。海洋生物の環境を監視するた

めにも、海洋生物に対する健康モニタリングデバイスの構築も行った。こちらは酵素を用いたバイオ

センサとバイオ電池を基盤とした、電気化学的酸化を利用したシステムである。構築したセンサを用

いて、実際のクロダイの血清中でグルコースの応答性を評価した。 

本研究では海洋生物の環境改善に向けた、電気化学的な酸化反応を用いたシステムの開発を行った。 

5-2 EAOP中の H2O2および•OH発生評価と、EAOPを用いた PA66の分解評価 

マイクロプラスチックによる環境問題は世界的に深刻な課題となっており、特にファイバー形状の

マイクロプラスチックがその中でも重要な一部を占めている。本研究では、合成繊維由来のマイクロ

プラスチックに焦点を当て、電気化学的促進酸化プロセス（EAOP）を用いた新しい分解手法について

検討した。緒言では、合成繊維製品の洗濯によるファイバー形状のマイクロプラスチックの発生が増

加している現状を指摘し、マイクロプラスチックファイバーが下水処理場を通過して河川や海洋に至

っている報告を示した。この問題への解決策として、新しい分解技術の開発が求められている。本研

究では、EAOPを用いて•OHによるマイクロプラスチック分解を提案し、その有効性を検証した。60分

の EAOP処理中に 134.7 pmolのH2O2が発生し、同時に•OHの発生も確認された。実験結果から、EAOP

処理によって PA66 フィルムの表面が変化し、SEM、ATR-FTIR、XRD などの分析手法を用いてその変

化を明らかにした。これらの知見から、EAOP 処理によって発生した•OH が PA66 の分解を促進してい

ることが考察される。分解メカニズムとしては、•OH を開始材として、ラジカル連鎖反応が進行し、

PA66 のポリマー鎖切断が起こっているのではないかと考えている。ポリマーの表面変化や分析手法に

よって確認された物理的・化学的な変化は、新しい分解技術の有望な成果を示唆している。今後の研

究では、より広範で実用的な応用可能性を検討し、環境に対する貢献をさらに具体化していくことが

期待される。本研究が、マイクロプラスチック問題への理解を深め、新しい技術によってその解決の

手助けとなるこが期待できる。 
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5-3  EAOPを用いた PETの分解評価 

環境問題として深刻化するマイクロプラスチックファイバーの問題に対処するため、本研究では

EAOP処理を用いて PA66以外にも主要な合成繊維である PETの分解評価を行った。第 3章では、EAOP

処理によって PET フィルムが 120 時間の処理で透明性を失い、表面に微細な凹凸が形成されるなど、

物理的な変化が確認された。。ATR-FTIR 分析ではエステル結合の切断が、XRD 分析では非晶部の分解

が確認された。また、重量減少データも PET の分解を裏付ける有益な情報となった。これらの結果は、

EAOP処理が PETの分解に寄与していることを示唆しており、今後の研究での発展が期待される。また

第 2章では EAOP電解液として H2SO4を使用していたのに対し、第 3章の実験ではさらに環境へ配慮し

たくえん酸ナトリウム緩衝液を使用した。電解液をよりマイルドな条件に変更しても、PETフィルムに

おいては EAOPを用いることで分解を促進できることを示した。この結果より、EAOPには酸化を促進

するH2SO4ではなくても、溶液が酸性条件下であることが重要であることが考察される。本研究が提案

するEAOP処理は、環境に優しい条件下でのマイクロプラスチックファイバーの分解手法として有望で

あり、今後の実用化に向けた更なる研究と発展が期待される。本研究が、新しい視点を提供し、環境

負荷の低減に向けて一歩前進する手助けとなることを期待している。 

5-4 魚類のヘルスモニタリングのための自己発電型グルコースセンサの開発 

第 4章では、自己発電型グルコースセンサの構築を通じて、魚類のストレス検出に有望な手法の提案

を行った。PQQ-GDH を用いたアノードと BOD を用いたカソードの組み合わせにより、外部電源不要

で酵素によるグルコース濃度の測定が可能なセンサを開発した。この自己発電型グルコースセンサは、

魚類がストレスを受けた際に血中グルコース濃度が上昇するという生体反応を利用し、環境変動やス

トレスの影響をリアルタイムかつ連続的にモニタリングできる特長がある。酵素の基質特異性を活か

したグルコース以外の血中生理活性物質にはセンサ応答せず、グルコースのみに応答する優れた選択

性も示した。また、外部電源やバッテリーを必要としないため、小型かつ実用的な利用が期待される。

本研究の結果から、自己発電型グルコースセンサ技術は生態系の健康状態のモニタリングにおいて有

望な手段となり得ることが示唆される。今後の展望としては、この手法を実際の海洋生態系や水域モ

ニタリングに応用し、環境保全や生態系の健康管理に寄与する可能性を追求していくことが重要だ。 
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