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1．研究体制

研究組織

　研究代表者　金子信博　　（横浜国立大学環境科学研究センター　助教授）

　研究協力者　金田　哲　　（横浜国立大学大学院工学研究科博士課程在学）

　　　　　　　　中村順子　　（島根大学大学院農学研究科　1999年修了）

研究経費

　平成11年度

　平成12年度

　　　計

2，800千円

　700千円

3，500千円

研究発表

（1）学会誌等

　　Kaneko，　N．（1999）Effect　of　millipedeぬraあ鉱3ガヨオ。刀ozη」加θ∂Attemsのiplopoda：

　　Xystodesm．idae）adults　on　soil　biological　activiもies：Amicrocosm　experiment，

　　Eoo1㎎フba！Eθ3θ6～2℃1ゐ，14：271鱒279，

　　金子信博土壌汚染による土壌動物に関する生態リスクの解析。Edaphologia　（投稿

　　中），

（2）口頭発表等

　1）金子信博・Elic　F．　Salama豆ca降水量のコントロールが土壌の分解系に与える影響。

　　第46回口本生態学会大会（信州大学，1999年3月30日）。

　2）金田哲・金子信博　トビムシと窒素肥料濃度の違いがアカマヅー菌根共生系に与え

　　る影響。第46回日本生態学会大会（信州大学，1999年3月27日）。

　3）金子信博　土壌動物を用いた生物指標の検討。第22回日本土壌動物学会大会（信

　　州大学，1999年5月22日）。

（3）出版物

　「森林微生物生態学」朝倉書店，2000年6月刊行予定

　　　総論「微生物が関与する森林の栄養連鎖一動物との関係を中心に一」微生物と動物

　　　の相互依存関係。
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2．研究の概略

　本研究では，従来土壌系で重点的に測定されてきた落葉の分解から始まる腐生食物

連鎖よりも植物（樹木）の根を経由した食物連鎖が重要であることを示し，土壌動物

が根（菌根）を摂食することで樹木の成長がどのように促進されるのかを明らかにし

ょうとした。主な成果は次の通りである。

1。アカマヅ・コナラ林で樹木の根経由の炭素が土壌呼吸に占める割合を推定した。

　　土壌呼吸を野外とマイクロコズムで測定し，さらに細根の動態を測定することで，

　　樹木の根経由の炭素移動が土壌呼吸のうち54から75％を占めることを明らか

　　にした。したがって，土壌系における物質循環を考えるにあたり，根経由の炭素

　　が土壌における生物活動の主要な部分を占めていることが明らかである。

2。ババヤスデ科のミドリババヤスデ（ぬエ三三）12孟ヨ■1勉オ0ぼ20四2五ηθaノ璽髭θ鶯25）が落葉だ

　　けでなく，土壌を摂食し，短期間に土壌中の窒素の無機化を促進し，カルシウム

　　やマグネシウムといった栄養塩類の移動を促進していることを示した。ヤスデは

　　腐生連鎖のメンバーであるが，土壌を摂食することは根由来の炭素を土壌微生物

　　バイオマスを食べることで利用することができることが示唆され，土壌大型動物

　　の根への依存性という問題点を指摘できた。

3。アカマヅにコヅブタケを接種して菌根を形成させ，オオフオルソムトビムシに摂

　　食させるモデル系を作成した。トビムシは菌根よりも栄養培地上のコヅブタケを

　　好み，生根を切断することでトビムシによる菌の摂食が増加した。このことは，

　　野外での健全な菌根はトビムシに摂食されにくいが，枯死したりなんらかの原因

　　で活性が落ちた際には摂食されることを示唆している。したがって，トビムシの

　　摂食は機能を失った菌根を摂食し，無機化速度を高める可能性があり，食害より

　　も物質循環速度の増加を通して樹木の成長を促進すると考えられた。

4。土壌動物を用いて重金属などの環境汚染を調べるための方法について総説としてまと

　　めた。ヨーロヅパでのこれまでの研究は特定の種の反応だけを調べており，土壌動物

　　群集全体や土壌系全体への影響を調べて評価する方法が必要であることがわかった。
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3．森林土壌のリター起源食物連鎖と根起源食物連鎖（総説）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（森林微生物生態学第3章1を改変）

金子信博

　本章では主に森林に生息する微生物と動物の栄養関係を扱う。ここでいう栄養関係とは

捕食や寄生のことを指し，森林の微生物と動物の栄養関係は大きくわけるとつぎの3つに

なる。

1．土壌の分解系において食物や分散のために互いに利用しあう微生物と動物の相互作

　　用

2．　微生物を食物や食物の消化を助ける分解者として利用する森林動物

3，　動物を食物や分散のために利用する森林微生物

　これら3つの関係は，まず土壌という森林のなかで最も有機物の集積する場で1の緩や

かな種間関係が成立した後に，2と3のような特殊化が生じたと考えられる。これらのな

かでも土壌がその種間関係や特定のステージの生息場所として重要な場となっている。そ

こで，土壌の分解系における微生物と動物の相互作用について述べよう．土壌では微生物

と動物が互いを食物として利用しあっていて，微生物と動物の共生関係には精緻な体内共

生とともにゆるやかな体外共生が重要である。土壌での共生関係についての生態学的な理

論はまだ充分には整備されていない（W纒dle＆GiU鉱1997）が，現在広いレベルでの関係を

統合する研究が進行している。

雌．森林の一次生産と土：壌における資源としての有機物

　森林は巨大な一次生産物の塊である。地上動物であるわれわれ人間には森林がもっとも

大きな植物の塊として目に見える形で存在する。しかし，われわれが見ているあは森林の

一部であり，土壌中には樹木や他の植物の体を支え，水分と栄養塩類の吸収をおこなう根

が広がっている．根の量は地上部の幹や枝葉と同量かそれらよりも多いと考えられている。

　森林では多様な植物が一次生産を行い，微生物や動物に利用されなかった有機物は落葉

や落枝として土壌に供給される．また樹木の寿命がつきると植物体本体も分解され，最終

的には土壌に移動する。さらに植物の根も毎年，伸長と枯死を繰り返している。これらの

有機物のうち地上の生食連鎖（Gr慮籠g　fb◎δ。h磁）に流れる量はわずかであり，ほとんどが腐
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食連鎖（Detfitus　food　chain）に流れることがわかっている。では，たとえば落葉のリターフオ

ール（Lit敏faU）と細根の枯死による土壌の炭素収入を比較すると，どちらが土壌に重要だろ

うか？RaichとNadelhof£e∫（1989）によると，地上部リターフォールの約3倍の炭素が土

壌呼吸によって放出量され，根への炭素供給量はリターフオールの約2倍である．もし，

森林でこれらの動態がつりあっているとしたら，土壌呼吸として放出される炭素の3分の

1がりターの分解によるもので，残りの実に3分の2が経由（呼吸，分解）ということに

なる（Nadelhof£er＆Raich，1992）．島根県のスギ人工林とコナラ・アカマツ天然生林で測

定した例では，土壌呼吸のうち根経由の割合が54～75％であった（金子・中村，投稿中）。

われわれにとって意外にも森林での落葉の分解よりも根を介した有機物の動きのほうがど

うやら多いらしい。土壌のなかは人の目にみえないだけに，このことは直感的に理解しに

くいが，土壌の生物間相互作用を考えるうえでみのがせない．

　一般に栄養条件のよい土壌は水分条件がよく，土壌が厚い．このような土壌では根の分

布は深く，地表面に落葉が堆積しない。一方，栄養条件が悪いところでは乾燥気味であり，

土壌表層に根が集まった，そして分解途中の有機物の堆積した層が発達する。前者はムル

型腐植（土壌），後者はモーダー・モル型腐植（土壌）と呼ばれる。口本の森林では谷部に

ムルが尾根部にモーダー・モルがみられる場合が多く，分解過程や土壌生物相も異なって

いる（Pe績sen＆Luxton，1982；武田1994）。

　地球上の緑が植食者によって食べ尽くされてしまわないのは，植食者の個体数を制御し

ている捕食者の存在が重要であることをH：airs重onら（Hai織on　6∫鳳1960）が提出した．すな

わち，植物一食植者一捕食者の3段階の栄養段階をもつ群集では，捕食圧によって常に植

食者の増加が抑制される。ところが，安部・東（Abe＆Higashi　1990）は高等植物が動物に

よって利用されにくいセルロースを発明したことが，樹木が巨大な緑として存在し，なか

なか動物には食べられない原因であることを示した。セルロースは樹木の葉の十数％，木

部の約半分を占める高分子炭水化物で，もしこれを利用できれば多くのエネルギーを獲得

できる．しかし，セルロースはリグニンという難分解性の高分子によって補強されていて，

それ自身は窒素に乏しいので，積極的に利用する動物が少ない。セルロースを分解する酵

素であるセルラーゼを分泌できる動物はわずかである、土壌にはセルロースをはじめとし

て未利用の有機物が大量にいわば廃棄物として移動してくる。シロアリは消化管内に共生

微生物を住まわせ消化酵素を分泌させることで，木材などに大量に含まれるセルロースを

利用することに成功したことはよく知られているが，そのほかの土壌動物にとって質の悪
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い資源利用を行うために，ほとんどすべての土壌動物が微生物となんらかの関係を持つ必

要がある。（図1）

MulI

落葉・落枝

樹木

　　　　　　④

／　　曹
　　　　　　菌根菌

Mor／Moder

輔灘垂1………i…
菌食者（Microbial　grazef）

図1　分解系における土壌微生物と土壌動物の主要な関係．

2．微生物にとっての土壌と動物

　土壌のなかにはたくさんの微生物が生存している。土壌中には微生物に有害な紫外線が

届かず，地上に比べて乾燥しにくく，資源としての有機物が集積している。地上部では紫

外線の影響を受け，気温，水分条件とも大きな日変化と年変化を示す．土壌から地上へと

活躍の舞台を移すためにはこれらの環境条件に対する耐性を身につけるか，地上部でもこ

れらの影響を受けにくい動物の体表面や体内を利用するか，いずれかの方法を選択しなく

てはならない。一方，土壌中にも多くの土壌動物が生息しているから，微生物にとっては

枯死した有機物や他の微生物を餌とするか，土壌中を移動している各種の動物を利用する

かの選択の可能性がある．オオフォルソムトビムシ（Fo150癬耀。朋4漉）の消化管内では特定

のバクテリアが高密度に優直していてバクテリアにとっての好適な生息場所であることが

明らかにされっつある（T駈㎜8∫鳳1998）．動物とのかかわりあいには，寄生から共生まで
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さまざまなかかわりかたがある。動物に食べられても生存し，あるいは積極的に体内に取

り入れられる微生物（消化管内共生）や，動物の体表や体内を利用して土壌という移動し

にくい空間を移動もの，さらに消化管や体表面から体内へ感染する微生物もある。

　微生物にとって土壌の環境は比較的安定であり，資源も豊富である．資源の栄養状態に

は枯死有機物と根からの溶存炭素のような利用可能性の高い資源，さらに富栄養な動物の

体がある。富栄養な資源ほどその分布が局在的であり，探索して他の利用者との競争に打

ち勝って，すみやかに利用する必要がある。線虫によって運ばれる昆虫病原菌はこのよう

な一次的な資源を線虫という運び屋を利用することによって開拓している。さらに生きた

生物に共生や寄生することに成功すると，いったん定着すると比較的安定的にその資源を

利用できることになる。したがって，分解系では質が悪く，普遍的に大量に分布するリタ

ーなどの資源と，動物の生きた体や死体，あるいは糞といった質がよいが偏在している資

源とで利用方法がまったく異なっている。偏在的な質の高い資源は，糸状菌よりもバクテ

リアにとって利用しやすい。バクテリアは増殖速度が糸状菌よりも高く，資源量の変化に

対応しやすい。ほとんどのバクテリアは土壌中で休眠状態に近い状態にあるという（服部・

宮下1996）。一方，質の低い資源をゆっくりと利用するには資源利用速度以外の能力にす

ぐれている糸状菌のほうが有利である（Swi負et　al．1979）．森林土壌では落葉や枯枝を糸状菌

が利用し，動物の死体や糞，そして根のまわりに滲出してくる溶血炭素の一部をバクテリ

アが利用している。根圏における微生物の動態は植物と共生関係にある菌根菌ととくに共

生関係をもたず，根からの炭素に依存しているその他の微生物に分けられる。

　つぎに土壌の分解系にかかわる動物について，微生物との関連を考えてみよう。土壌に

おける分解系の主要な部分は未利用の枯死した有機物が普遍的に存在する世界である。地

上部で利用されなかった有機物は植物の廃棄物なのでそもそも利用しにくい。動物にとっ

ては微生物をうまく利用することが，これらの資源利用のポイントとなる。

2．土壌生態系の微生物と動物の相互作用

1・土壌動物の機能的なグループ分け（図2）

　土壌動物の機能的な分類は，系統学的な分類とは別に，大きさや食性を中心とした生態

学的な機能によって分けられている。土壌動物のもつもっとも大きな生態学的作用は，土

壌における有機物の分解過程の促進や抑制，過程そのものの変化といった物質循環の作用

である．～4sser（1985）は土壌動物が土壌微生物の活動を通して分解過程に及ぼす影響を，つ
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ぎの3つにまとめた。

　1）粉砕（Comminutio簸and　Channeli簸g）：動物によって摂食された有機物は口器や消化管

によって粉砕される。粉砕により有機物の表面積が増え，微生物に利用可能な界面が広が

る、木材のような大きな有機物は中に動物が穿孔することによって微生物の進入が容易と

なる。

　2）微生物食（Grazing）：微生物が直接食べられることによって成長速度や種構成が変

化する。

　3）微生物の分散（Dispefsal）：土壌では風にのって胞子を分散させることはできない．

重力に逆らって移動するためには動物の体の内外に付着して運ばれることが唯一の手段で

ある。

　土壌動物が分解過程に及ぼす作用は，すべて微生物の活動との関わりにおいて理解され

る必要がある。Msserの分類はこのような関係が，微生物の生息環境，成長，分散につい

てまとめられるとしたものである。

　LaveUeらは（LaveUe　6∫鳳1998）土壌生物を有機物の分解に与える影響によってつぎの

4つに区分した。

1）　　Microflora：分解者微生物。有機物の化学的な分解を行う酵素はほとんど微生物

　　によって作られている。

2）　　Micrograzer：微生物食の小型動物。原生動物や線虫，トビムシやササラダニな

　　どの小型無脊椎動物は微生物を選択的に摂食することで，体内で微生物を消化する。

3）　　Lit撤駈ansfOfmer：落葉分解者．落：葉を直接食べる動物は落葉の細片化を行った

　　り，落葉に定着している微生物を利用する。i糞として排出された有機物は微生物に

　　とって表面積が大きく利用しやすい。

4）　　翫osystem臨gineef：エコシステムエンジニア。ミミズやシロアリ・ヤスデのよ

　　うに土壌を食べる大型の土壌動物は土壌構造を大きく変えるので，そこに生息する

　　微生物の生息環境に影響する。土壌を食べるということは，土壊中に存在する微生

　　物を消化したり，微生物によって生成される酵素を利用して土壌有機物を分解して

　　いる。

　Lavelleの分類には捕食者が含まれていないが，もちろん捕食者へとつながる食物連鎖も

土壌における分解系の一部を構成している。ふたつのアイデアをまとめると図2のように

なる・級sser（1985）は微生物の立場での土壌動物の役割であり，L＆velle（1997）の場合には土
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壌動物の生態学的な役割を分類したものである。

動物群

土壌動物のサイズと機能による類別

Lave1董e（1995）による

機能グループ

土壌微生物
（Miα◎愈倣）

小型土壌動物一

1膿蹴／

幾購勿／
（M＆c罫◎f躍澱）

土壌微生物
（Mlcm負。嬢）

微生物食者
（Micro瑛azer）

落葉食者
（Littαfrag雛enter）

土壌食者
（Ec◎sys重em　e簸9加6e⇒

V三sser（1985）による

微生物への影響

　　　　　分散
　　　　　（Dispe寛s＆D

＼　微生物食
／（αazi登9）

　　　　　粉砕
　　　　　（Com搬i撫io簸）

　　　　　空洞化
　　　　　（C蝕a雌eli血9）

図2　土壌動物のサイズと機能の関係

2．落ち葉はまずい．では，キノコを食べるべきか，菌糸を食べるべきか？

　動物にとってセルロースやリグニンは利用しにくい資源である、セルラーゼを分泌する

動物はわずかで，シロアリも自らのセルラーゼのほかに共生生物の助けが必要である。シ

ロアリが熱帯で成功したが，他の温帯からより冷涼な地域の動物にとってはシロアリのよ

うなセルロースの独占的な利用が成功していない。温帯より冷涼な環境では，落葉は2っ

の大きな経路で利用されている。ひとつは主に糸状菌がセルロースやリグニンを分解する

経路であり，もう一つは分解初期の段階で動物に摂食され，消化管内や糞のなかでバクテ

リアと糸状菌により分解される経路である．糸状菌を中心とする経路は落葉などの資源が

基本的に撹乱をうけないことが前提である、一方，ミミズやヤスデなどの落葉分解者の土

壌動物が直接落葉を利用することは，糸状菌の菌糸を破壊するので，糸状菌にとって生活

しにくい（聡sse劉，抄85：S磁畷＆難掘麗鑓，1994）。根を経由する大量の炭素は根と共生関係に
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ある菌根菌に利用され，一部は根圏に生息するその他の微生物に利用される。したがって，

微生物食者にとっては腐生菌・バクテリアと菌根菌の利用が可能である。

　糸状菌の多くは子実体を作り，大量に胞子を作り分散させる。子実体や胞子を利用する

ことは一次的に大量に出現する資源を利用することになる。子実体は地表面に出現する場

合が多いので，このような資源の利用にはキノコバエのように鞘をもった昆虫や移動性の

高い地表性のトビムシが適応している。一方，栄養体である菌糸は土壌中に広がっており，

有機物や土壌粒子の隙間をつないで伸びている．その長さは温帯の森林土壌で19あたり数

m（Sw澁θ砿乙1979）とされている．キノコを探索して子実体を食べることは栄養的に優れて

いるが，子実体の出現時期は短く，出現場所も限られている。それに対して菌糸は土壌中

に広く分布している。土壌中では長距離に広い範囲を餌をもとめて探索することはきわめ

て困難である。したがって，土壌ではキノコを探索するより菌糸を探索するほうが容易で，

菌食性の土壌動物にとっては菌糸食が普通である。

3．菌糸の選択性

　Microgr＆zefはより大型のLitter繊nsformerと違って，そのサイズが小さいことを反映し

て選択的に糸状菌を区別して食べることができる。写真はトビムシとササラダニの消化管

内容物を示したもので，糸状菌の菌糸や胞子が餌として取りこまれていることがわかる（写

真1）．

　撹乱が少ない土壌の土壌小型節足動物には微生物者と呼ばれる動物群の割合が高い。図

3は京都と島根の森林土壌における微生物食のササラダニの割合である。ムル土壌では大

型土壌動物の現存量が高く，したがって直接動物に摂食される落葉の割合が高い。逆にモ

ダーやモル土壌では大型の土壌動物が少なく，ムル土壌よりもササラダニやトビムシの個

体数が多いことが世界各地の温帯林で認められている（肇eterse鍛＆Lux重on，1981）。ササラダ

ニ群集中の鼠食者の割合が高いことは，大型の土壌動物が少ない土壌では有機物が糸状菌

にまず利用される割合が高いことを示している。

　小型節足動物やヒメミミズのような菌食者は菌糸の種による違いを感知して，選択的に

摂食している。実験室でトビムシやササラダニに異なった種類の糸状菌を餌として与える

と，明確な選択性を示すことが広く知られている（Sha㎎1992）。　C1認αψoア1醐のような落

葉の分解初期種は動物に好まれる傾向がある一方，P6海c11伽彫のような分解後期に優占す

る種や菌根菌はあまり好まれない。
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　菌は捕食回避のための代謝物質を生成したり，形態変化により捕食に対抗しているよう

だ。トビムシは菌体から発散している揮発性物質を感知して餌探索を行う（Beng　sso簸θ∫鳳

1988）。土壌中では視覚を使うことができないし，触覚だけに頼っていては餌探索の効率が

イ

ざ

　　　　　♂〃
∠噺燃畷霧がピ

　　麟娠蕩
藏簾

写真1：トビムシとササラダニの消化管内容物。1）チビトゲトビムシ（乃灘ooεア醐v餓粥

FO聡OM）2）消化管の拡大．有機物，土壌鉱物，菌糸が入り混じっている。3）消化管内容

物・褐色の菌糸が見える．4）マルタマゴダニ（C協。アz加1副㈱AO照）．5）消化管内容物。太

さの異なる菌糸が見える。（一澤圭撮影）。
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図3　ササラダニ群集の食性構成（：Kanek◎，1995を改変）．

悪い。匂いは闇の世界である土壌のなかで：有力な情報である。選択性は，菌の種類，培地

の栄養状態，培地の種類，菌の発育段階によって左右される（Kla豊ekoθ薦1．1995）．したが

って，実験室データの野外への適用にあたっては，これらの条件をよく吟味しておくこと

が重要である。

　特定の菌が一食者による摂食をより多く受けるとしたら，菌の種間関係は摂食により強

く影響されるだろう。照i難◎澱◎Sら（照iro薮0搬OS　6♂鳳1992）はオオフォルソムトビムシ

（Fo勧癬卿一膝のが落葉上の糸状菌を摂食することにより，落葉上の菌の遷移的な種の移

り変わりが早まることを示した。また，Newe1翌（醤eweH，1985＆b）は，トビムシが競争力の

強い担子菌をより好んで摂食することを明らかにし，その結果トビムシによる選択的な摂

食が2種の担子菌の野外での種間関係を逆転させることを示した。K玉ironomosは健全な菌

根菌（Glo膨廊）よりも腐生菌の方がトビムシやササラダニにより好まれること，菌根菌

の菌糸のうち末端部のほうが食害を受けやすいことを明らかにした。一般に菌根菌を接種

したポットに醗crog麗e罫であるトビムシを入れた場合，菌根菌の食害により植物の成長が

11



阻害されるというデータが多いが，ポヅトにリターを入れ，トビムシに腐生菌も利用でき

るようにするとトビムシは主に腐生菌を食べ，植物の成長はトビムシを加えることで促進

された（照ifonomos＆Ke簸drcik，1995）。このことは，　Micrograzαによる摂食が腐生菌と菌

根菌の種無関係を変える可能性があることを示唆している。

　このような食う一食われるの関係は草食動物と植物（地上部）の質（栄養条件や忌避物

質，植物の生育段階）との関係によく似ている。動物の摂食によって落葉上の腐生性の糸

状菌の多様性が増加するかもしれない。土壌でのこのような関係を明瞭に解析することは

難しいが，食べられた菌の反応が土壌全体の有機物分解速度に反映される（NeweU，1984b）

こともある。

　　土壌動物のうち点食者の消化管には菌体を消化することのできる消化酵素が観察され

ているが，これらは動物が作り出したものというより，消化管内共生微生物や土壌に生息

する微生物が生摩した消化酵素を動物が利用しているといえる．Siepel＆De：Ruiter

璃㎞an（1992）はササラダニのもつ消化酵素の解析から，ササラダニを枯死した植物利用，

糸状菌全体を利用するもの，糸状菌の細胞質のみを利用するものといった分類にわけた。

これらの酵素の存在は微生物食者も落葉分解者も微生物の助けを借りて食物の消化を行っ

ていることを示唆している。

4．土はうまいか？

　土壌動物の落葉分解者やエコシステムエンジニアの消化管内には共生微生物が生息し

ていて，これらの動物は微生物を消化管に取り込む事で微生物のもつ消化酵素を利用して

いる。さらに，一度動物から排泄されたりターや土壌では微生物による有機物の分解が進

行するので，動物の体外の土壌はあたかも外部ルーメンのような形で再利用できる。落葉

食のババヤスデの一種（4ρ舵10珈雨脚脚）を自らの糞を摂食できないようにして飼育する

と，うまく成長できない（MacB宴aye了，1973）。ミミズやヤスデの糞では，動物の消化管を通

過することで有機物が粉砕され，水分やp：Hが変化して，動物のいない場合に比べて速や

かに有機物分解が進行する（L＆veUeε砿n998）。動物は糞を再び餌として利用することで，

前回は利用できなかった有機物を微生物の助けを借りて利用可能となる。土壌を食べるこ

とは土壌中の落葉や根起源の有機物を利用することと，土壌申の微生物を利用しているこ

とになる。土壌を餌として利用することは質が悪いが，大量に存在する資源を確保できる

ことになる。含まれる有機物が少ない土壌でも生息できるミミズは熱帯に多く，このこと
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は微生物との外部ルーメンを介した共生が土壌温度が高いときに効率がよいことを示唆し

ている（：Lavelleθ’鳳1998）．

　ミミズのように土壌を食べる動物は，その糞が土壌団粒として長期に安定する。ミミズ

団粒の中では窒素の無機化や脱窒が進行したり，土壌の物理性が向上する。このようにミ

ミズの死後も他の生物に影響する作用をもつ生物が，エコシステムエンジニアと呼ばれて

いる。ミミズ撹乱型土壌では，糸状菌の割合が相対的に減少し（Scheu＆Parkinson，1994），

糸状菌群集も成長の早い種が優占したり，多様性が減少する（McLean＆Palkinson　2000）．

　島根県の中部に生息するミドリババヤスデ（P¢吻b吻癩励。履εα）は成虫になっても土壌

と落葉の両方を食べる．野外に設置したマイクロコズムにヤスデの密度を変えて生活させ，

土壌水に溶出するイオン濃度を測定した。わずか6週間のヤスデの摂食により，ヤスデを

経由した窒素が土壌で硝化され，陽イオンの移動が高まっていた（図4）。植物にとってこ

のようなヤスデによる土壌の変化は利用可能な土壌養分量を増している。土壌ではヤスデ

の摂食により微生物バイオマスは減少したが，微生物の活性は高まっていた。大型土壌動

物が進入できないように小さな網目で作ったりターバッグに落葉を詰めて，MuUとModer

の土壌でリターバッグ申のササラダニ群集の定着を観察すると，全体の群集構造が大きく

異なるにもかかわらず，リターバッグ申のサブ群集は基本的にModerでみられる群集とよ

く似た群集構造を示した（：Ka薮eko，1995）。落葉を撹乱する大型土壌動物がいないと腐生性の

糸状菌を経由する分解系に移行することを示している・このようにecosystem　e簸gi薮eerの大

型土壌動物は土壌における分解系の性質を大きく作用するキーストン種である。

　ここで述べたように，土壌での種間関係は：枯死した有機物という使いにくい資源の共同

利用という意味を持っていた。しかしいったん土壌に定着した微生物と動物はお互いを栄

養源として利用し合うことになる、
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島根県中部の島根大学附属三瓶演習林のコナラ林にて測定．（K：aneko，1999を改変）．
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4．森林土壌における樹木から根を経由した炭素のダイナミクス

　　　　　　　　　　　　　　金子信博1）・中村順子2）

　　　　　　　1）現在の所属＝横浜国立大学環境科学研究センター

　　　　　　　　　　　　2）島根大学大学院農学研究科

はじめに

　森林の炭素収支は地球レベルでの炭素の動態を把握するために高い精度が要求され

ている。森林の一次生産のうち，樹木の葉は食葉性昆虫に食べられる割合はわずかで，

実際にはほとんどが林地に落ちて土壌で分解される。リターフォール量やリターの土壌

での分解については，森林の生産量や物質循環速度の指標として多くの測定例がある。

一方，土壌で養分や水分の吸収をおこなっている樹木の細根の年割の生産量や枯死量，

さらに分解量についてはよくわかっていない、これらは森林の炭素収支の推定に大きな

部分を占めると考えられる。

　細根の現存量と生産量については土壌という環境の制約のため測定が困難である。し

かし，過去さまざまな方法が開発され，その主なものには1）年間の現存量の最大値と

最小値の差を生産量とする方法，2）根を除いた土を土壌に挿入して新たに生育してき

た根を再び掘り上げる方法（hgrowth　method），3）ネヅトを土に指し入れ，一定期聞

に通った根の数を数える方法などがある。

　Raich＆Nadelhof艶r（1989）は地下部への炭素の投資量はさまざまな森林でほぼ一

定であり，落葉のリターフォール量のおよそ3倍であることをあきらかにした。また，

Nadelhof艶r＆Raich（1992）は地下部への炭素の投資量のうち約30％が細根の生産に

使われ，残りは根の呼吸と根圏への滲出物（Rhizodepositio簸）であるとした。これら

の研究は多くの研究例をまとめることによって得られたもので，個々の研究例の間のば

らつきは大きい、

　土壌呼吸は根の呼吸，脚下生物の呼吸，および野営圏での従属栄養生物の呼吸を合わ

せたものである．細根や従属栄養微生物の土壌呼吸への寄与率について，Ke臨ng蕊鉱。

（1998）は，土壌を非破壊で根ごと掘り出し，恒温器で培養しながら土壌呼吸速度を

はかることで，根，根圏，根圏以外の土からの炭酸ガス放出量を推定した、すなわち，

根圏以外の土壌では主に落葉由来の有機物の分解から，また等量では根圏からの二次産

物を利用した呼吸を行っているということになる。細根によるRhizodepositio薮は地下

の炭素循環の約50％を占める．したがって，落葉のリターフォールによる炭素のほか

に，土壌ではより多くの炭素が樹木の根を経由して移動してきており，炭素収支を考え

る際に無視できないことが明らかである．また，分解系を構成する土壌生物は，かなり

の割合で根と栄養的に関係していると考えたほうがよい。根と微生物の関係は菌根共生

や根圏微生物の解析といった形で研究されてきている。一方，土壌動物は落葉食のもの

に関する研究が中心で根を直接食べたり，根側微生物を利用するものについての詳細な
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研究は少ない。しかし，炭素のフローから考えると，従属栄養生物である土壌動物も根

からの炭素と直接，あるいは間接に関わっていることが予測できる。

　本研究では，スギ人工林とアカマヅ・コナラ天然生林の2つの森林で土壌呼吸の季節

変化，細根の生産速度，分解率を測定し，土壌コアを培養して根，根圏，非根圏の呼吸

速度を分離して，森林土壌における炭素循環の詳細を求めることを目的とした。

調査地と調査方法

　調査地は，島根県中部にある島根大学生物資源学部附属三瓶演習林の多根団地23林

野（島根県大田市三瓶町多根N35。09／40”E132◎37’29。5）と獅子谷団地5林班（飯

石郡頓原町角井N35。09／11”E132◎37／34”）である．多根団地のプロットは，1963

年植栽のスギ人工林で，標高400m，斜面方位NW，傾斜20。，面積0．8　ha，立木密

度1260本／ha，平均胸高直径27．1cmであった。獅子谷のプロヅトは，コナラ・アカ

マヅ混交林で，標高440m，斜面方位SE，傾斜18。，面積0．8　ha，コナラの立木密度

375本／ha，平均胸高直径20．6　cm，アカマヅの立木密度263本／ha，平均胸高直径

39．9cmであった．どちらのプロヅトも土壌は適潤性黒色土壌偏乾亜型（BID（の）であっ

た。表層土（0～15cm深）の礫含有率は多根団地では11％と大きく，獅子谷はわずか

1％であった．

細根の現存量

　土壌ごと細根を採取する土壌コアサンプリング法を用いて，細根の現存量を明らかに

した。1997年4月11日，6月11日，9月10日，12月10EIに，プロット内のスギと

コナラ，アカマヅをランダムに各樹種3本選び，樹幹からの距離が30cmの地点と

100cmの地点から土壌ごと根を採取した．根は採取面積25　cm　2のハンドオーガーを用

いて，Ao層から深さ15cmまで採取した。サンプルはビニール袋に入れて実験室に持

ち帰り生根を選別した。黒色で髄と皮層が簡単に離れてもろいものを枯死根として分け

た。根は選別するまで冷蔵庫で保存し，選別後は60℃の乾燥機で72時間乾燥し，重量

を測定した。さらに，細根の定義を決めるために，1997年6月11日に採取した根を直

径別に0＜d≦1m：m，1＜d≦2mm，2＜d≦3mm，3＜d≦4鵬m，4＜d≦6mm，6鵬澱

くdのクラスに分けた。根の直径は乾燥前にノギスで測定した、根のほとんどは直径1

mm以下であった（図1）ので，直径lm：m以下の根を細根とした、根重に加えて，パ

ーソナルコンピューターに接続したイメージスキャナ（HEW：LETT　PAC：KARD　Sc蹴

Jet　4c）で根系の画像を取り込み，コンピュータプログラム（NIH　image，veL　l．61）を

用いて細線化処理をおこない，根長を求めた。

細根の新生量

　細根の成長量を求めるために，In・gmwth法とネヅトスクリーン法を用いた。1薮一

growth法は，細根を取り除いた土壌をメッシュバヅグに入れ，細根を採取した場所に
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埋め戻して一定期間放置した後に，メッシュバヅグを回収して侵入した細根を測定して

成長量を推定する方法である。1997年6月11日にスギとコナラとアカマヅを各樹種3

本選んで，各樹幹からの距離30cm地点と100cm地点で，ハンドオーガー（採取面積

25cm　2）を用いAo層から深さ15cmの根を土壌ごと採取した。その後，同じ樹種の樹

幹周辺の土壌を2mmメッシュのふるいを用いて有機物を除き，土壌のみをメヅシュバ

ッグに詰め（250g），根を採取した穴に埋め戻した。メッシュバヅグはナイロンスト

ッキングを用いた。ハンドオーガーで採取した根は実験室に持ち帰り，選別して秤量し

た。1997年10月16日，1998年3月13日，6月23日，9月5日にメヅシュバヅグを

回収して，メッシュを通過した根数を測定し，メヅシュバッグ内に侵入した根を選別し，

60℃の乾燥機で72時間乾燥させ，重量を測定した。

　ネットスクリーン法は，ネヅトを土壌中に差し込んで，一定期間に網目を通過して成

長する根を測定し，一区間に占める細根の成長する長さと量を推定する方法である。

1997年4月24日置スギ・コナラ・アカマヅを各樹種10本選んで，各樹幹から30cm地

点と100cm地点にネヅトを設置した。ネヅトは1ヶ所につき，水平ネヅト1枚と垂直

ネヅト2枚で一本の木につき10ケ所設置した。水平ネヅト（15cm×15cm）はAo層上

部に埋め，垂直ネヅト（5cm×5cm）は，　A　o層から深さOcmと15cmの2枚を土壌中

に差し込んだ。ネヅトは2mmメヅシュの塩化ビニール製の網戸の網を用いた。ネヅト

を通過した根は，注意深く土壌から引きはがし根数を測定した。ネヅトは1997年10

月16日，1998年3月13日，6月23日，9月5日，11月5日に回収した。

野外における土壌呼吸量と細根の分解速度

　土壌呼吸速度を測定するために，1997年5月7日にスギとコナラとアカマヅを各樹

種5本選んで，各樹幹からの距離30cm地点と100cm地点に塩化ビニール製円筒（直

径10．7c艶，高さ15cm）を表層から深さ5c膿まで差し込んだ．土壌呼吸の測定は円筒

の差し込みによる土壌の撹乱による影響を受けないように円筒設置の2週間後から開

始し，1ケ月ごとに測定した。1997年は5月から11月の7回測定した。1998年は4

月から9月の6回測定した．測定の方法は密閉アルカリ吸収法を用い，1回の測定時間

は24時間とした、CO　2吸収液は2NのK：OH溶液を用い，吸収液の容器は直径8cmの

シール容器を用いた、吸収液の量は4月から6月と10月から11月では30ml，7月か

ら9月では50mlとした。回収したKOH溶液の中から5瓢1取り，G．2NのHC1溶液で

滴定し，CO　2放出量を定量した。また，土壌呼吸測定時の気温，地温（地中5cm）と

表層土の土壌含水率を求めた。また，測定終了後の1998年9月8日に各円筒内に存在

するリター，Ao層と土壌を採取し，密閉アルカリ吸収法を用いてCO2放出量を測定し

た、

　土壌中の細根の呼吸量を直接求めることはむずかしい。Bazi丑（1990）の方法で，土壌

呼吸を根の呼吸，根圏土壌からのCO　2放出，土壌微生物の呼吸の3つの成分を，非破
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壊の土壌コアを培養して土壌呼吸量の時間変化を解析することで推定した。1998年9

月8日にスギ・コナラ・アカマヅを各樹種3本選んで，1本につき2ケ所の土壌を塩化

ビニール製円筒（直径10．7cm，高さ25cm）で表層から15cmの深さまで非破壊で採

取した。土壌コアは実験室に持ち帰りリターを取り除き，20℃の恒温器で培養した．土

壌呼吸量の測定は，土壌コアを移動したときの振動による撹乱の影響を受けないように，

なるべく生根の呼吸量が減少し始めないように採取翌日から開始し，野外調査と同じ方

法で1週闘ごとにおこなった．水分調整は土壌コア採取時と同じ含水率になるようにし

た。

　細根の分解速度を測定するために，1998年3月13日に，各樹幹から30cm地点と

100cm地点に，新しい根の侵入がないように塩化ビニール製の円筒（直径10．7cm，高

さ25cm）を表層から深さ15cmまで差し込んだ。これによって土壌中の細根が切断さ

れ，土壌中で分解されることになる。6ケ月後の1998年9月8日に円筒内に存在する

細根量を測定した。1997年4月に調査地でもとめた細根現存量と円筒内に残っていた

細根量の差から分解量を求めた。

結果と考察

細根の現存量

　直径クラスごとの二重の分布を図1に，直径クラスごとの根回の分布を図2に示す．

ハンドオーガーで採取できた細根は直径8mmが最大であった。直径1mm以下の根の

根肥が，スギで58％，コナラで48％，アカマヅで56％を占めていた。直径！m鵬以上

の各直径クラスの根は，3～16％であった。根長は，直径1m憩以下の根が，スギで97％，

コナラで95％，アカマヅで96％を占めていた。

　糟谷ら（1992）はヒノキの人工林において細根を0＜d＜！mmと1≦d≦3狙通の

クラスに分け80％以上が直径lmm以下の根であったと報告しており，Faheyθ63Z

（1994）はsugar　mapleとAmefica曲eechとyellowめirchが優占した広葉樹林にお

いて，細根を0＜d＜！mmと1≦d≦2mmのクラスに分け，採取した根のほとんど

は1mm以下であったと報告している、細根の太さの分布には種の違いがあると考えら

れるが，調査木3種においては1mm以上の直径クラスで根量が大きく減少していて，

種聞差がなかった、このことより1mm以下の根の多くが2mmに肥大成長する前に枯

死や脱落がおこっていると考えられる、そこで，本研究は3樹種とも，成長と枯死を頻

繁に繰り返す直径1mm以下の根を細根と定義した。
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スギとコナラとアカマヅの根重あたりの根長Speci勉root　length（SRL）を図3に示

す。樹種別にみると，アカマヅの生根のSRLが高くなった．また，スギとコナラのSRL

は生根より枯死根が高かったが，アカマヅは生根より枯死根が低くなった。アカマヅは

最末端の分枝根（root　tip）にブラシ状の菌根が密生しており，この菌根化がアカマヅ

のSRLを高くしたと考えられる。また，根が枯死すると分解が始まり軽くなるため生

根に比べSRLは高くなると考えられる。しかし，アカマヅは枯死すると根面に大きく

影響していた菌根が先に細かく脱落するため，残った枯死根でSRLが低くなったと考

えられる。
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　1997年のスギとコナラとアカマヅの細根現存量を表1に示す。年平均現存量は，ス

ギの生根が118gm2，枯死根が56gm2，合計176gm2であり，コナラがそれぞれ，

145gm2，67gm峨，212gm2であり，アカマヅがそれぞれ，164gm2，79gm噛2，242

gm2であった。細根現存量はアカマツ〉コナラ〉スギの順で多かった。スギ，コナラ，

アカマヅともに，生根は細根全体の70％，枯死根は30％を占めていた。

表・1　スギ，コナラとアカマヅの細根現存量

gm2・15cm4（standard　error）

Samplin　date n Live Dead Tota1

0醜：ρ6αηθガヨメapOlη∫oヨ

　　1997／4111

　　199716／11
　　1997／9／10

　　1997／12／10
　9αθ2℃α58θ㎜孟ヨ

　　1997／4！11

　　1997／6／11

　　1997／9／10

　　1997／12110
　乃セ2α84θノ2ε錫0蝦

　　1997／4／11

　　1997／6／11

　　1997！9／10

　　1997／12／10

8

24
12

12

8

24
12

12

8

24
12

12

180（17）※

91（8）

140（11）

124（12）

177（14）

155（12）

127（19）

121（15）

243（26）

159（12）

124（14）

12813

46（3）

83（15）

40（4）

45（8）

85（6）

77（8）

60（13）

96（25）

96（9）

77（9）

454

180

137
223
164

222
240
204
181

339
255
201
173

※ 生根と枯死根を分けなかった

細根の新生量

1）in・growth法における新生根量と根数の時間変化

　1997年6月に設置したin－growthコアに侵入した根量の時間変化を図4に示す。15

ヶ月後の1998年9月にin－growthコア内に侵入した根量はスギが70　g　m2，コナラが

99gm－2，アカマヅが68　g　m乏であった。1997年10月と1998年9月にin・growthコ

アに侵入した根量の差から年間細根生産量を求めた（表2）。さらに，細根量が安定し

た状態を維持しているとみなして，細根の年聞の平均現存量を年間新生量で割って平均

寿命を求めた。
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o
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　　　　　アカマツ
　　　　　　　図4in－growthコアに侵入した根量

表一2　1n・growthコアによる年間細根新生量と平均寿命の推定

　Fine　root

stan（hng　crOP

　（tha－1）

A：nnual　growth

（thεギ1yr1）

Turn　over

（Y6ar）

α乃¢o塑θ画aメapo蛎。ヨ

9α磁℃ロ5βθ㎜ゑヨ

勲2召80硬28撒）塑

1．76

2．12

2．42

0．63

0．93

0．65

2．79

2．28

3．72

　葉の寿命は落葉樹が1年以下で短く，アカマツ，クロマヅが2年前後，常緑広葉樹が

1～2年，モミ属，トウヒ属，ハイマヅでは5年以上である．また，葉現存量が多い樹

種ほど葉の寿命が長いことが知られている。細根の生産と枯死の回転速度は，葉に比べ

て同じか遅いペースで行われているといえる。
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表一3　1二一growthコアに侵入した根回とコアを通過した根数との関係

　　Y：根調（　　　2gm脚）X：根数

Secies Re　ression

Coef登cient　of

correlation

0覗膨。塑θガ3メapo加。ヨ

9召θπ召88θ㎜三

輪bぴ5ゴθ刀81刃0蝦

Y＝1．01396X－2。95136

Y鳳2．54777X＋620456

Y篇2．55277X－LO4419

R脇0．76706敦

R諜0．91956索

R驚0．94206索

禽P＜0．Ol

二一4　ネヅトの年間通過根数を年間新生根量に換算した値

Secies
Ann・ual　growth

tha4　r1

0励声。塑θ五3メ3po掘03

勾召θ甥ぴ55θ遡慶

費㊨び5dθ12醗ガ0頭凌

0302

0．575

0。318

　1蜘grow癒コアに侵入した根量と根数の関係を表3に示す．相関係数は1％水準で有

意であり，in－grow施コアを通過した根数が多くなるにつれて根量は多くなる関係が得

られた．

　1997年4月に設置したネヅトスクリーンを通過した根数の時聞変化を図5に示す．

ネヅトスクリーンと通過した根の交点は，スギ〉アカマヅ＞1コナラの順で多くなり，

1疑gmwthコア試験の通過根数と同様の結果が得られた。樹幹からの距離による通過根

数の違いについて，樹幹から3⑪c醗と10脱鵬の平均値を求めたところ，樹幹から30c灘

の根数が多い傾向が見られるが，スギの水平ネヅトで有意な差がみられたのみで，スギ

垂直ネヅト，コナラ，アカマヅで有意な差はみられなかったΦ＞0。05）、次に，土壌の

深さによる通過根数の違いについて，垂直ネヅトOc膿と1δc澱の平均値を求めたとこ

ろ，土壌の深さ⑪c灘の根数が多い傾向が見られるが，有意な差はみられなかった（p

＞o。05）、

　ネヅトスクリーン法は細根の成長速度を比較するには，簡便に調査できるよい方法で

ある。しかし，細根を量的に評価するのは難しい。先のi聾growth法で根数が増加する

と根量も増加するという関係がみられているので，ネヅトの通過根数は成長量に比例す

る。ただし，比例するのは短期間である。なぜなら，i盛g望OW三法では1度コアを通過
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した根はそのままコア内で伸長し続け積算されるのに対し，ネット法では1度ネヅトを

通過した根は再び通過しないからである。つまり，長期間の調査では根数が増加せず頭

打ちになると考えられる。本調査では，25cm2のネヅトで設置してから15ケ月で頭打

ちになった．ネット法の根数の結果をin－growth法で得られた根肥と根数の関係式に代

入し，得られた値をin・growthコアの表面積／ネット面積（339　cm’2125　cm2）倍し，

根数を根嚢に換算した（表4）。やはり，in－growth法の推定値に比べかなり過小な値

が得られた。

細根の呼吸量と分解量

1）野外における土壌呼吸量の季節変化

　1997年と1998年の土壌呼吸量の季節変化を図6に示す。地温が高くなる夏期に土壌

呼吸量も多くなった。土壌呼吸量は温度に対して指数関数的に増加することが知られて

おり，次式で表される。

　　logY諜ax＋b……・（1）

　（Yl土壌呼吸量C偶gm”2day’1，T：温度℃，我，b：常数　）

土壌呼吸量と地中5cmの温度の回帰式と相関係数を表5に示す

表5各処理の回帰式と相関係数

Regressio灘 Co《≡≧f壬董ciexlt　of

CO翌】ぐela．ti（）X1

1997

Cryptomαia　30

Cryptome輩ia　100
Q襲erc装s　30

Q簸erc“s　10G

Piaus　30

Pi夏us　100

10gy篇0．0303x＋03924
10gy竃0．0085x幸0．6568
玉◎gy識0．0218x＋0。7186

10gy　篇＝（1．O167x＋0．7541

10gy瓢0．0148x牽0．8874
10gy鵠0．0175x÷0．8402

0．969※※

0．638

0．819※※

o．715

0．752

0．839※

1998

αypto鵬舗a　30

Cryptom磁a　100
Q竣ercu．s　30

Q『uercus！00

Pi簸簸s　30

Pi簸“s　100

10gy篇：⑪．0349x＋0．3223

10gy畿O．0335x牽Oユ816

10gy瓢0．0446x÷0．2272

1◎gy・＝⑪。0422x＋02788

10gy＝＝0。0378x＋0．4202

1◎琶y＝⑪．0418x・＋・0．3163

0．923※※

⑪．896※

⑪．831※

0．899※

0。862※

O．836※

※：P＜⑪．05　※※：P＜⑪．01
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図絡土壌呼吸量の季節変化（平均±SE）
÷：樹幹から30c翔　＋：樹幹から100c田

　温度が10℃変化したときの値の比を示すQ1。値は，97年においてスギが1。6，コラ

が1．6，アカマヅが1．5，98年においてスギが2．2，コナラが2．7，アカマヅが2．5であ

った。土壌呼吸測定日の最高地温は97年8月の23．1℃，最低地温は97年11月の10。1℃

であった。酒井・堤（1987）は天然落：葉広i葉樹林の同一斜面において，上部で233，

下部でL85となり，斜面上部のほうが下部よりQ1。値が大きく，この違いは土壌水分，

細根量，根の呼吸速度，土壌有機物の質の違いに起因すると示している．本研究の年度

によるQ1。値の違いは，2年間同じ場所で測定していたので，土壌水分の違いだといえ

26



る。97年は98年に比べ降水量が多かったため値が低くなったと考えられる。測定日の

土壌含水率に違いが表れなかたが，土壌呼吸を測定した円筒内は含水率のサンプルをと

った林床に比べて，含水率の変化が表れやすかった可能性がある。

　樹種別の呼吸量の違いについては，スギくコナうくアカマヅの順で多くなった。本結

果のQlo値について，年度間に差がみられるものの樹種間にさほど差がみられないのは，

スギ人工林とコナラ・アカマヅ林の微生物の呼吸量に差がみられないためと考えられる。

また，詳しくはこの章で後述するが，各調査木付近のA。層を含む土壌を培養したとこ

ろ，両林分ともほぼ同量の土壌呼吸量で一定（以後，この一定となった土壌呼吸量を

basal　respirationと呼ぶ）となった。　Bazin（1990）は，土壌から放出されるCO2は，

root　tissue（土壌中にある生根の呼吸）とrhizosphere（生根の分泌液や溶菌液やガス

などに依存して生活している微生物の呼吸）とroot－feee　soil（林床のリターや土壌中

の有機物，rhizosphereからエネルギーを得て生活している微生物の呼吸）の3要素に

区別できると報告している．Keltingら（1998）は，このBazinの3要素を考慮し，

basahespirationが微生物による呼吸である示している。両林分のbasal　respiration

はほぼ同じ値であったので，樹種による呼吸量の違いは3種の根量の違いに関係してい

ると考えられる．前述したように，細根量はスギくコナうくアカマヅの順で多くなり（表

2），さらに，根長においてもスギくコナうくアカマヅの順で大きくなった。このことは，

土壌呼吸量と細根量に関係があることを裏付けていると考えられる。

　樹幹からの距離の違いについて，樹幹からの距離30cmと100cmの土壌呼吸量の平

均値を求めたところ，スギは樹幹から30cmと100cmの呼吸量で有意な差がみられ

（p＜0．05），コナラとアカマヅは有意な差がみられなかった。なぜ，スギの30cm区と

100c憩区で呼吸量が大きく異なるのか。細根の現存量は，30cm区と100cm区に差は

みられなかった。また，直径1mm以上の太い根量にも差がみられなかった。細根の新

生量は，樹幹から30cm区の方が多い傾向であったが，3種とも同様の結果であり，ス

ギだけに特筆されるものではない。これらを考慮すると，スギ樹幹周辺では根量あたり

の呼吸量Speci丘。　root　respiration（SRR）が大きいと考えられる。年間平均生感量あたり

の年間呼吸量（SRR）を表5に示す。30cm区と100cm区の比較のみでは，どちらの値が

特徴的であるか述べにくい。しかし，スギは呼吸をさかんに行う根毛が見られないので，

コナラやアカマヅに比べSRRが小さくなると考えられる。つまり，スギの100cm区で

呼吸量が小さくなったと言うよりは，30cm区で呼吸量が大きくなったと考えられる。

スギの樹幹周辺で特徴的な現象と言えば，周辺土壌の酸性化があげられる。三瓶演習林

におけるスギ林とコナラ林の樹幹流，林下雨，林外雨のpHの季節変化を図15に示し

た。スギ林の樹幹流のpHは心内雨に比べ平均で1．6低く，コナラ林のそれが0．2高か

ったのに対しスギ樹幹流の酸性化は顕著である。小藤（1997）は三瓶演習林スギ林に

おいて，樹幹周辺の土壌pHは樹幹直下の表層付近で最も低く，樹幹直下部は樹幹から

1m離れた場所より0．6も低いと報告している。土壌の酸性化が根の呼吸にも何らかの
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影響を与えていると考えられる。または，スギの樹幹流に呼吸を助長する物質が含まれ

ているのかもしれない。土壌の酸性化によって根の呼吸量が増加すると，地上部に配分

される同化産物が減少し樹体の活性が弱まる可能性がある。今後，酸性化が根に及ぼす

影響について詳しく調べていく必要があると思われる。

二一6　単位重あたりの根の呼吸量（Speci伽root　respiration）（C　t　ha“1yrl／tha’1）

species 　Distance　f士om　tree　base

30cm　　　　　　　　100cm

伽診ozηθガaメ3po蛎03 5．0 3．2

9αθ頭ωθ8θ㎜姦 4．6 4．7

乃h召54θη51刃0蝦 4．5 4．8

　土壌呼吸量は測定木の幹の太さや幹の肥大成長量とは相関がみられなかった。また，

樹幹投影面積と土壌呼吸量の関係にも相関がみられなかった。

2）年間土壌呼吸量の推定

　表5の回帰式の常数とプロヅトの月ごとの平均地温を用いて年間の土壌呼吸量の推

定値を表7に示した。年間の土壌炭素放出量は，1997年ではスギが5．70tha｝1yジ1，

コナラが9。42tha…1yr－1，アカマツが1130　tha…1yr…1，1998年ではスギが4．94　tha－

1yr…1，コナラが7．19　tha『1yジ1，アカマヅが8．93　tha－1yゼ1であった、スギ人工林につ

いて報告されている値と比較すると，下野ら（1989）は15年生の林分で4．7～4。97も

ha｝1yr－1となり，千葉・堤（1967）は3．81tha一1yr－1，萩原ら（1984）は瓢年生の林

分で6．57tha…1丁目…1となり，本結果はこの範囲内であった、また，福芳（1978）は三瓶

演習林のバクウンボク，エゴノキ，シデ，コナラの落葉広葉樹林で4．3～5．蹴hパyガ1，

千葉・堤（1967）は天然生のアカマヅ林で3．05～3．70捻a一1yr｝1，ミズナラ林で3．52　t

haqyr一王，Nake丑eθ彪Z（1983）はアカマヅ林で12．99　t　ha…1yr…1と各研究者の報告に

ばらつきが見られるが，本結果のコナラとアカマヅの呼吸量もこの範囲内であった．土

壌呼吸量は立地条件，土壌条件によって値が大きく変わるのと同様に年によっても変動

する。本結果においても97年と98年の値に差が生じた。これは，年間土壌呼吸量の

推定に用いた土壌呼吸量と地温の回帰式（1）で，97年の式は常数bの値が大きく，地温

の低い時期に推定値を引き上げたため，年記のトータルで97年忌大きくなったと考え

られる。
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表7　年間の土壌呼吸量と炭素放出量

Annual　soil　respiration

　（CO2つtha『1　year1）

Annual　carbon
（C，tha4　year4）

67：旦ρo］～2foほ～1997

　　　　　1998
Q．serrata．1997

　　　　　1998
Pdensi且ora　1997

　　　　　1998

20．9

18．1

34．5

26．4

4L4
32．7

5．70

4．94

9．42

7．19

1L30
8．93

3）非破壊土壌コアを用いて培養した土壌呼吸量の時間変化

　培養した非破壊土壌コアの土壌呼吸量の時間変化を図7に示す。土壌呼吸量は，培養

開始から10日間で急激に減少し，それ以降はゆっくりと減少していく傾向がみられ，

50日で一定な値となった。前述したように，50日以降の一定な呼吸量は各樹種ともほ

ぼ同じ値となり林分による差はみられなかった。：Kelti：ng（1998）は土壌呼吸量の時間変

化について，培養直後の急激な減少は生根の呼吸が減少したためであり，その後のゆっ

くりとした減少は出血態炭素が減少したため，呼吸量が変化しなくなったのは炭素の分

解が進まず枯渇したため微生物の活動が安定したためであると示している。この考え方

（図8）をもとに本結果をそれぞれの呼吸量に分けた（図9）。全土壌呼吸に占める根の

呼吸の割合はスギが36％，コナラが47％，アカマヅが43％となった。

　片桐（1988a）は落葉広葉樹林においてAo層を除去する処理と除去しない処理を設

けて土壌呼吸量を測定する方法で全土壌呼吸に占める根の呼吸量の割合は23～40％と

報告している。Nakaneθ躍Z（1983）は80年生のアカマヅ林において，地上部の伐採

前後で土壌呼吸を測定する方法で47～51％と報告している。本結果はこれらの中間の

値となった．Keltingは，本試験と同じ：Basal　respiration法を用いて推定した根の呼

吸の割合を32％と示した。そして，Naka簸eθ彪Z（1983）の推定値（47～51％）は，根

の呼吸（root　respiratio簸）と根出土壌からのCOaの放出（rhizosphere　respiratioゆを足

した推定値であり，根の呼吸量の割合が過大評価されていると指摘している。しかし，

Basahespiratio簸法で最終的に分けられた結果は，イニシャルの値が根の呼吸割合の

推定に大きく影響するので，根の活動時期に実験を始めれば，根の呼吸量の割合は大き

くなると考えられる。根の活動時期は季節変化がみられるので，実験開始をさまざまな

時期に設定すればより精度があがると考えられる。
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図一7培養した非破壊土壌コアの土壌呼吸量の時間変化

土壌呼吸量のスギ36％，コナラ47％，アカマヅ43％が根の呼吸量だと想定し，年聞細

根呼吸量を表に示す。

表一9　年間の細根呼吸量と炭素放出量

Annual　soil　respiration
　（CO2，　t　ha層1　year1）

AIlnual　carbon
（C，tha’1　year1）

0ノ：a］ρo］zz∫（三31997

　　　　　1998
Q．serrata　1997

　　　　　1998
P．densiflo：ra　1997

　　　　　1998

7．52

6．52

16．22

12．41

17．80

14．06

2．05

1．78

4．43幽

3．38

4．86

3．84

4）根の分解率

　土壌中に塩化ビニール製の円筒を埋め込んでから6ケ月後の根の残存率を表11に示

す。細根の残存率はアカマツが最も低く，約40％が分解していた。スギとコナラの分
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図一9全土壌呼吸量に占める各呼吸量の割舎

解率30％と比較するとアカマヅの細根は分解が早いと考えられる。筆者は細根の選別

の際，菌根化した部分がもろく離散するのを確認しており，アカマツ細根の分解を早く

したと考えられる。スギは細根と直径1mm以上の太い根で残存率がほぼ同じ値であっ

たが，コナラとアカマヅでは太い根の方の残存率が高くなった。アカマヅの太い根で残

存率が100％を超えたのは，円筒内に直径8mmの根が2本通過していたコアがあり，

このコアの値が残存量を引き上げたと考えられる、雑賀（1992）はりターバヅク法に

よるスギの細根（d＜2猫m）の分解実験において，198日後の残存率はR2次根で83．9％，

3次根で72．9％，4次根で75．5％であったと報告している．分解実験の方法は違うが，

ほぼ同じ残存率が得られた。雑賀は細根を次数によって区別しており，根端の1砲次

根の残存率は3次根や4次根より10％高くなったのは，実験初期の分解の遅れたため

であると報告している、
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総合考察

　森林生態系の炭素循環では，大気から樹木の葉の光合成によって同化された炭素は，

馬耕0　根の残存率（％）

Species

n

　　　　　　Root　Dia：meter

lmm＜d　　　　　　　　lmm＞d
0ノ即。蛎03

＠8θ甥鉱3

2dθ刀8盟0畑

6

6

6

70
69
59

73

88
116

聖体をつくるとともに，その一部は呼吸によって大気中に還り，また，落葉，落選およ

び枯死した根の形で林地に加えられる。これがまた林地で分解を受け，二酸化炭素とし

て再び大気中に還る。すなわち炭素の循環は大気中から二酸化炭素を取り入れることか

ら始まり，最後は土壌からの二酸化炭素の放出で終わる。ここでは，細根の枯死による

土壌への有機物供給量と呼吸量を地上部からの葉のリターフオール量と比較し，土壌呼

吸の中心的役割として細根が炭素循環にどのように影響を与えているか検討した．リタ

ーを葉に限定したのは，短期間で生産と枯死を繰り返すことなど生活史が細根と似てお

り，地上部と地下部の比較対象になると考えたからである．また，大型のリター（Coarse

Woody　D曲解is：枯枝，枯死木，切株）の現存量および分解過程は森林で大きな部分を占

めるが，これらの大型リターの現存量の変化は長期による調査が必要である。さらに，

スギ人工林とコナラ・アカマヅ林の2つの異なった林分について細根の動態の違いを比

較検討した、、

　本研究の森林土壌における炭素循環モデルを図11に示す。細根の枯死量は新生量と

同量と考えた．細根の枯死根号は，スギで0．63thパyr1，コナラで0．93　tha”1yr1，ア

カマヅ林で0．65tha’1yr1となる。また，新生根量から推定した枯死根量の割合は，土

壌から根を選別した際，生根（70％）と枯死根（30％）に分けた割合と似ていた、三

瓶演習林の葉リターフオール量はスギ人工林で4．38thざyr1（金子ら，1998），コナラ

が優無し，尾根部にアカマヅが分布する落葉広葉樹林（コナラ60％，アカマツ8％）

で3．80th♂yr’1（片桐，1988甥と報告されている。細根の枯死量は，葉のリターフォ

ール量より小さい値となった。土壌呼吸は大きく分けると，微生物による有機物分解の

際に放出される炭素と根の呼吸である（Raich＆Nadelho艶r，1989）。根の呼吸は，生

根の呼吸と根が影響を与える土壌部位（根圏）において根の分泌液，溶菌液などと一緒

に土壌に溶け出す炭素である．根・三三・有機物からの炭素放出量の割合は，それぞれ，

スギで36％，18％，46％，コナラで47％，18％，35％，アカマヅで43％，16％，41％

であった、生根の呼吸と酔歩と枯死根分解による炭素放出を加えた根由来の炭素放出は，

スギが3．01Ct　ha∫1yr’1，コナラが5．57　Ct　ha4yゼ，アカマヅが6．15　Ct　ha4yゼで，落1

葉の炭素量と比べてかなり大きくなった、これは，両林分にあてはまる。これらのこと
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から，細根は地上部の葉と同様に森林の炭素循環において重要であることがわかった。

細根の生産量は地上部生産量の2倍になる（Fahey　1994）という報告があり，土壌呼

吸に占める細根の影響がさらに大きいことが考えられる。

　大気中の炭素を固定する光合成量，純生産量は，ヌギ人工林がそれぞれ50～84，15

～29tha4yr1，落葉広葉樹林が14～44，8～19　t　ha”1yr1（堤1987）で，スギ人工

林の炭素固定量は大きい。一般に落葉広葉樹林より常緑樹林の方が林分葉量が多く，森

林の生産量は，より葉量の多い常緑樹林の方が大きい値を示す傾向がある．落葉広葉樹

林の純生産量の少なさは，葉量の少なさと生育期間の短さが影響しているとされている。

コナラ・アカマヅ林はスギ人工林に比べ，細根現存量が多く，その分細根の呼吸量も多

くなった。このことも純生産量を少なくしている原因と考えられる。

　これまで森林生態系での炭素は，大気中の二酸化炭素，植物体および土壌に均衡的，

安定的に貯蔵されていると考えられてきた。しかし，近年における森林伐採による植物

体からの炭素の放出や人間活動の増加により，大気中の二酸化炭素の濃度が上昇し，そ

の均衡が破られつつあり，問題となっている。Jonesθ6　aZ（1998）は，モデル生態系

Ecotronを用いて，二酸化炭素濃度上昇が土壌生態系に与える影響を調べた。二酸化炭

素の濃度上昇は根を通しての植物から土壌への炭素投資量を増やすことが示され，トビ

ムシの群集構造が変化していた，，このような変化は土壌動物が根経由の

Rhizodepositio：nに大きく依存していることを示唆しており，土壌系の生物の動態に細

根とRhizodepositionの測定が大きな意味を持つと言える。
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　　図一1⑪　（＆）森林土壌の炭素循環モデル

（a＞：根圏（根の分泌液など土壌に溶け出す炭素）

（b）：細根の生産と呼吸

（c）：地上部リター

（d）：土壌有機物の分解

（e）：細根の呼吸

①：根圏生物の呼吸
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＊リターフォール量（金子・山下，1987）＊＊分解率（山下，1986）
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図一11・（b）コナラ・アカマツ林土壌の炭素循環（Cthガ騨1）

＊リターフォール量は落葉広葉樹林の値（片桐ら，199！）　＊＊分解率はコ
ナラ50％アカマヅ50％混合リターの場合（Salama亘ca，1995）

36



以下の頁は著作権者の許諾を得ていな

いため、公表できません。



6．オ’オフォルソムトビムシ（Folso1η后oaηdlda（Wi　l　l　e　m））のコツブタケ

　　　　（Plso〃鈎αs伽cfo〃αs（Pers．））菌根菌を用いた餌選択実験

金田哲

はじめに

　殆どの植物は，根にカビとの共生器官である菌根を形成する。この共生器官である菌

根を通して，植物は菌に光合成で得た炭水化物を菌に供給する。一方菌は土壌中から吸

収した栄養塩や水分の一部門植物に供給している。土壌中における菌根菌糸のバイオマ

ス量は大きく（AIIen，1991），菌根菌糸が植物から供給される一次生産の量は，4・20％と

推定されている（Smith　and　Read，1997）。また土壌には殆どが菌食性であるトビムシ，

ササラダニが土壌中に1m2当たり二二個体と多くの個体が生息している（Petersen　and

Luxton，1982）。このことからトビムシ，ササラダニといった鼠食者が植物・菌根共生系

に与える影響は大きいと考えられ，多くの研究が行われてきた。（：Klironomos　aad

Kendfick，1995；Lusseahop，1996；Larse丑andJakobsen，1996；Setala　et　a1．，1997）。

　これまでに行われてきた菌根菌を用いた餌選択実験は，内生菌根ではMoor　et

al．（1985）ラThimm　and　Larink（1995），　Klironomos　and　Kendrick（1996），　Klironomos

and　Ursic（1998）によって行われ，外生菌根では，　Shaw（1985，1988），　Schultz（1991），

Hoil　et　aL（1994）によって行われている。餌選択実験は，土壌において菌食者がどの種

を，またどの様な状態の菌を摂食しているか予測するために重要である。例えば二食者

は，腐生菌，寄生菌，共生菌のどのグループを好なのか，また活性や栄養塩濃度の違い

が餌選択性に関係があるかを調べることが可能となる。内生菌根を用いた実験では，栄

養塩培地による菌の純粋培養が技術的に困難なため，菌を根に接種した菌を餌選択実験

に用いている。一方外生菌根を用いた実験では，培地上での菌の純粋培養が可能なため，

培地上に生育している菌糸をトビムシの餌選択実験に用いている。しかし栄養塩培地上

の菌糸と森林土壌に存在する菌糸とでは，菌糸の物理的，化学的性質は異なる。物理的

性質の違いでは，培地上の菌糸は，菌根上に発達する二二や，テングタケやナラタケな

どが形成する菌糸束といった形態を作らない。また，化学的性質の違いでは，栄養塩培

地上では生産しなかったり生産量が少ないが，菌根を形成すると生産したり，生産量が

増加したりする物質が知られている、例えばマヅタケ菌は，培地上では生産しないけれ

ど，菌根を形成するとある抗生物質を生産する（今関，1979）ことが知られている。ま

たBaumert　et　aL（1997）の研究では，コヅブタケ菌は，培地上よりも，菌根を形成して

いる方がトリテルペノイドの生産量が多いことが分かっている、こういつたことから菌

根菌を用いた餌選択実験では，栄養塩培地と菌根上の菌糸とでは，トビムシの臭いの感

受物質が異なることが考えられる。

　植物は多くの一次生産を菌根菌に提供することから，トビムシの菌根菌糸の摂食によ
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る栄養塩や水の吸収量低下は，植物にとって不利となる。このため容易に菌根菌糸がト

ビムシやササラダニといった菌食者に摂食されるとは考えにくく，菌側は菌食者に対し

て物理的，化学的防御を行っていると考えられる。菌根の老化や土壌の乾燥などのスト

レスがかかることによって，菌根菌糸は菌食者に摂食されやすくなることが考えられる、

　今までの餌選択実験では，数種類の菌をトビムシに与え，どの菌をトビムシが選択す

るかといった実験が行われてきた、しかし，そういった実験に使われる菌は培養しやす

い菌に限定され，トビムシの選択できる種数も限られている、しかし，自然土壌では多

数存在している微生物の中から，トビムシは餌を選択することになる、土壌微生物が多

数存在する中で，どのように菌根がトビムシに摂食されるか調べた研究はない．

　本研究では，以下の3つのことについて調べた。トビムシは，栄養塩培地上と菌根上

の菌糸の選択性はないか？菌根を根から切断することで菌根の活性を操作したとき，ト

ビムシの選択性は変化するか？自然微生物群集下において，トビムシは菌根菌糸を摂食

するか？

　実験生物は，菌食生のコスモポリタン種で学術的にもよく使われている半土壌性のト

ビムシを用いた。菌根菌は，コスモポリタン種で林業的にも学術的にもよく使われてい

るコツブタケを用いた（丸本ら，1999；岡部ら，1994；Marx　et　a1．，1977；Reid　et　al．，

1983；　Hoil　et　al。，　1994塾）◎

方法

動鞠

　島根県松江市の島根大学生物資源科学部圃場の土壌からヅルグレン装置を用いて抽

出したオオフォルソムトビムシ（亙6磁凶σぬ）を，餌はドライイーストを用い活性炭・焼

き石膏の培地で22．5℃の恒温器（SANYO　MIR－253）を用いて実験まで飼育した、トビ

ムシの飼育容器から実験シャーレへの移動は，CO2ガスでトビムシを麻酔し，実体顕微

鏡下で体長を測定した後，選択実験を行うガラスシャーレに投入した．

菌

　滋賀県大津市田土山で採取したコヅブタケ（P励認齪廊）を用いた、栄養塩培地上の

菌糸は，MMN培地を敷いたシャーレに菌を接種し鎗．5℃で培養した菌糸コロニーの端

を用いた．菌根は，1500⑪1複x，26℃，14時聞，劔砥窯4℃，10時間のグロースチャンバー

（EYELA　FLI461）で培養しているアカマヅ（Pi獄s　de難s遡◎ra）にコヅブタケ菌根を活着

させたものを用いた．
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○
菌根上菌糸

⑲
培地上菌糸

◎
切断0時間後菌糸

◎　◎
26時間後　　　52時間後

基質の異なる菌糸に対する
トビムシの選択牲

アルミ円盤上にそれぞれの処理の
菌糸を置いた。

活性の異なる菌糸に対する
トビムシの選択牲

アルミ円盤上にそれぞれの処理の
菌糸を置いた。

自然土壌微生物群集下における

トビムシの菌根菌選択姓

砂質土壌、黒ボク土壌、活性炭

焼き石膏培地をシャーレに敷き詰め

アルミ箔円盤上に菌根を置いた。

図一1各実験の菌糸配置図

実験手順

○基質の異なる菌糸に対するトビムシの選択性

活性炭・焼き石膏培地を敷いたガラスシャーレ（直径8．7cm）に，図1のように2地点に

それぞれの菌糸を置いた。片方にMMN培地で培養したコヅブタケを，もう一方にア

カマヅに活着している菌根を置いた．培地で培養したコヅブタケは，直径5mmのコル

クボーラーでくりぬいたものを用いた。細根と菌根の境界からピンセヅトで長さ

0。6mm程度の菌根を切り取った。菌根菌糸と栄養塩培地の基質の表面積を合わせるた

め，菌根の個数と大きさを調節した．栄養塩培地の円盤は，活性炭・焼き石膏培地に水

を吸われないように直径1．1cmのアルミ箔を敷いた。菌根菌糸も栄養塩培地同様にア

ルミ箔を敷いた。測定方法は，時間毎にシャーレを観察し，それぞれの菌糸を摂食して

いるトビムシの個体数を計測した。観測時聞は，トビムシをシャーレに投入してから

0，1，3，6，12，24，48時間後に測定した．トビムシの体長は0．84．2mmの個体を用いた。ト

ビムシはガラスシャーレ当たり20個体投入し，実験の繰り返しは10回で行った、

○活性の異なる菌根に対するトビムシの選択性

　活性炭・焼き石膏培地を敷いたガラスシャーレ（直径8．7cm）に，それぞれの場所に切

断後0，26，52時聞の菌根を図1のように3地点に置いた。26，52時闘処理の菌根は，切

断後実験に使用するまで活性炭焼き石膏の培地上で22．5℃の恒温器で保存した、菌根

は，直径1．1c孤のアルミ箔を敷き，その上にのせて実験を行った、菌根の表面積は，

5瓢m2となるように菌根の個数と大きさを調節した。トビムシの個体数測定は
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0，1，3，6，12，18，24β2，40，48時訓釈のそれぞれの処理の菌根にいるトビムシの個体数を調

べた。トビムシをシャーレ当たり30個体投入し実験を行った。トビムシの体長は，

0．8－1．2mmの個体を用い，繰り返しは10回で行った。

○自然土壌微生物群集下におけるトビムシの選択性

　兵庫県西宮市の花顎脚を母材としたアカマヅが生育している砂質土壌，横浜国立大学

構内のミズキの生育している黒ボク土壌を処理土壌とし，コントロールとして活性炭・

焼き石膏培地をそれぞれシャーレに厚さ2mmになるように敷いた。図1のように土壌

の上に直径1．1cmのアルミ箔を置きそのうえに菌根を置いた。菌根の表面積は，8mm2

となるように菌根の個数と大きさを調節した。トビムシの個体数測定は
0，1，2，3，4，5，6，9，12，18，24，32，40，48時間後のそれぞれの処理の菌根にいるトビムシの個

体数と小数を調べた。トビムシをシャーレ当たり30個体投入し実験を行った。トビム

シの体長は，0。84．2mmの個体を用い，繰り返しは7回で行った。

統計

　基質の異なる菌糸に対するトビムシの選択性の実験はt検定で，活性の異なる菌根に

対するトビムシの選択性の実験は，一元分散分析を用いて行った。分散分析の結果処理

聞に有意な差が認められたものについてはT癒eyの検定を行った．

結果

○基質の異なる菌糸に対するトビムシの選択性

時間ごとのトビムシの訪菌個体数変化を図一2に示した。実験初期においては，トビム

シはどちらの菌糸も摂食せず両者に差はみられなかったが，実験中期から後期において，

トビムシは，菌根上菌糸よりも栄養塩培地上の菌糸を選択した。6，12，24時間後の観察

において栄養塩培地上の菌糸を摂食していた個体数と菌根菌糸を摂食していた個体数

の問にt検定において有意な差が認められた。

○活性の異なる菌根に対するトビムシの選択性

　時間ごとのトビムシの訪菌個体数変化を図一3に示した、実験開始5時間後までは，

トビムシに選択性は認められなかったが，6時間後から52，26，0時間処理区の順にトビ

ムシが集まり，実験開始12時間後に切断52時間処理と0時間処理で危険率5％で有意

な差が認められた、

○自然土壌微生物群集下におけるトビムシの選択性

　時闘ごとのトビムシの訪韓個体数変化を図一4にアルミ円盤上の糞数を図一5に示
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した。トビムシの訪菌個体数は，実験期間全体を通して，コントロールの活性炭・焼き

石膏培地で多くのトビムシが集まる傾向が見られた。アルミ円盤上の累積糞数は，実験

後期においてコントロール，砂質土壌，黒ボク土壌の順に高くなる傾向が見られた。ト

ビムシ訪菌個体数とアルミ円盤上累積糞数とで傾向が異なった。
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考察

基質の異なる菌糸に対するトビムシの選択性

　今までの菌食性小型節足動物の菌選択実験では，腐生菌，寄生菌，菌根菌のど

の菌群においても栄養塩培地上の菌糸を使った実験が主流であった（Moore　et　aL，

1987；Shaw，1988；Schults，1991）。しかしKaneko　et　al．（1995）が指摘しているように，

本来土壌微生物は栄養塩培地ではなく土壌中や動植物リターに生育している。Kaneko

et　al．（1995）の実験でも栄養塩培地上の菌糸と植物基質上の菌糸とでは，トビムシの菌

選択性が異なることが分かっていて，菌からの揮発成分が基質が異なることによって変

化するためと考察している。Bengtsson（1988）は，土壌と栄養塩培地とでカビの揮発成

分が異なることを示している。コヅブタケも菌根上菌糸と培地上の菌糸とではトリテル

ペノイドの生産量が変化することが分かっている．菌根菌の場合，トリテルペノイドと

いった毒成分がトビムシの選択性に影響を与えている可能性もある。どの成分がトビム

シの選択性に影響を与えているかは分からないが，菌根菌は共生関係が重要なため，培

地上の菌糸よりも菌根上の菌糸を選択性実験を行った方がよいと考えられる。

活性の異なる菌根に対するトビムシの選択性

　菌根菌の餌選択実験では，菌の活性や栄養塩状態を変える実験はこれまで無かった。

菌根菌の場合考えられる菌質の変化は，宿主植物，土壌栄養塩状態（窒素，リンなど），

水分状態などの違いにより菌の栄養塩状態や，活性が異なると考えられる。これらの菌

質の変化が，菌糸からの揮発成分の質や量に変化させその結果，菌食性小型節足動物の

餌選択性を変化させるものと考えられる、この実験では，菌根の根からの切断時間を操

作することによって，活性の異なる菌根を作った。その結果活性の低い菌根菌糸をトビ

ムシは好なことが分かった。腐生菌を用いた餌選択実験では，活性の高い，若い菌糸が

トビムシに好まれることが分かっており（：Leonayd，1984；Moore　et　aL，1987），今回の菌

根菌の実験とは逆の結果となった。菌根菌糸の代謝回転は速いと考えられていることか

ら（Allen，199D，土壌中の不活性や枯死した菌糸のバイオマス量は大きいと考えられる。

トビムシは，植物にとって不利となる活性の高い菌糸を摂食せずに，不活性な菌糸を摂

食する事で，栄養塩や炭素の循環を促進するのかもしれない。

自然土壌微生物群集下におけるトビムシの選択性

　これまでの過去の実験では，選択できる餌メニューは，殆どが2，3種の菌であった。

土壌を用いることで，多種の微生物が存在し，自然条件に近い状態でトビムシが菌根を

摂食するかを調べた、本研究では微生物バイオマス量を調べていないが，微生物バイオ

マス量はコントロール，砂質土壌，黒ボク土壌の順に増加すると考えられる。微生物の

多いと考えられる黒ボク土壌，微生物の少ないと考えられる砂質土壌，微生物の存在し
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ないコントロールの順に糞数が増加している傾向が見られたが，各処理区で有意な差は

見られなかった。アルミ円盤上の糞数が増加するということは，長い時聞多くのトビム

シがその円盤上にいたことを意味する。また，アルミ円盤の面積は，シャーレの面積の

約60分の1となり，シャーレに投入したトビムシが30個体のため，トビムシがラン

ダムに餌を食べ歩いていると仮定すると，円盤上にいるトビムシの個体数は，α5個体

と推定される。しかし，砂質土壌，黒ボク土壌とも平均は0．5個体よりも多い傾向とな

った。今までの研究で菌根菌は，腐生菌や寄生菌と比べて摂食されにくいことが示され

ているが（Klironomos　and　kendrick，1996；Klironomos　and　Ursic，1998；Hoill　et　aL，

1994），本研究ではトビムシが他の微生物が存在する中でも，根から切断した菌根を摂

食することが示された。今回は菌根を根から切断して実験を行ったため，根に付いたま

まの活性の高い菌根が，トビムシに摂食されるかは今回の実験からは分からなかった。
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フ．土壌汚染による土壌動物の生態リスクの解析（総説）
（Edaphologia投稿中）

金子信博

Abstract　Ecological　risk　analysis　of　s◎丑poHu垣on　fbr　soi　a】㎡搬aユs．　Nobuhro　Kaneko（hstitu艶of

Enviro泣menもal　Scie簸ce　and馳chnology，　YbkohanΣa　Natio簸al　U澱iversity，79－77bkiwada三，　Ybkohama

240－8501，JAPAN）

　　　　Rece簸t　studies　on　analysis　of　ecologicahisk　to　so丑animals　ca“sed　by　the　so且polhtion　were

翌eviewed．玉簸divid噴al　c：hどonic　tcxicityもests　o嶽so丑a烈士勲窪als　have　beea　ex捻a．polated　int◎com〕〔簸簸難ity

level　toxic　ef色cts．　Both　g影owth　a避d　reproductiorとretardation　by　pesticides，　heavy　m．eもa．1s　a簸d　polycyclic

arorRatic　hydrocarbons（PAHs）。A澄i簸crease　of　ecological　risk負）r　soil　ani凱als　leads　ecological　risk　of

soil　ecosystems，　because　the　soil　ecological　serv重ces，　such　as　litter　deco獄positio簸and難疑trienもcych難9，

0rga簸ized　by　soil　a簸㎞als　獄ay　be　losも　due毛。　loss　of　soi　animals　and／oy　changes　in　so：a　faunal

co搬position，　W6滋eed　to　eonect　basic　data　o簸ecologicalもoxicity　of　Japa滋ese　species　oぞsoil　a簸三mals．　h

もhe　sa搬eむime，　the　sy＄tem．1evel　assess澱ent磁ethod　should　be　estabhshed　fbr　risk　a簸alysis　oぞsoil

ecosystem．

：Key　words：so且pollution，　ecol◎gical亟s：k　analysis，　soilぞauna，　bioindicator

はじめに

　環境汚染は人類が引き起こしたものであって，その責任は人類がとらなくてはならな

い、環境汚染に対して人類のとるべきさまざまな対策の中で，汚染に対する野生生物の

反応を正しく把握することは重要なステップである。土壌にはきわめて多様な生物が生

息していて，生態学的に重要なプロセス（有機物の分解や養分循環など）を担っている．

陸上生態系の一次生産のうち，80％以上は陸上の動物に利用されることなく土壌へと移

動していく。土壌における窒素の移動のうち少なくとも30％は動物によって担われて

いる（Vierhoef＆Brussa謎d，1990）、また，土壌汚染は土壌生態系を担う生物の食物連

鎖によって土壌から陸上の他の生物の体へと毒物を送り込む場合もある。土壌では汚染

物質が有機物や粘土鉱物に吸着されて比較的動きにくいが，微生物による分解とともに

ミミズのような土壌動物による食物連鎖へのとりこみがあることは土壌汚染のリスク

管理に重要である。土壌動物が汚染によって強く影響を受けることは，土壌動物の生存

だけでなく，陸上生態系を構成する他の生物への影響やシステムにおける物質の動きへ

の影響を強く示唆している、土壌動物が生：態系や農業生態系で果たす役割の認識が進む

とともに，環境影響評価に土壌動物が取り入れられるようになってきた、
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　本論では，ヨーロヅパを中心として特にこの10年の間に盛んに行われている土壌動

物の生態毒性学的研究（Ecotoxicological　study）についてとりまとめを行う．ヨーロ

ヅパでは農薬や重金属汚染をはじめとして環境汚染に対するさまざまな生態学的な取

り組みがある。土壌動物への農薬の影響については古くから研究成果が出されており，

重金属の汚染は鉱山や精錬所を中心として生じてきた。これらの汚染は程度の差はあれ，

日本にも存在する。一方，水田は日本の土壌汚染の重要な位置を占めるが，ヨーロヅパ

には水田がほとんどないので，水田に関する議論はヨーロヅパの経験を利用することが

できない。水田における汚染の土壌生物への影響評価は大きな課題である。森林や畑地

は乾性の土壌であり，水田はたん水状態で耕作をすることもあって，土壌の性質，土壌

動物相ともに乾性の土壌とは大きく異なっている。本論では，森林と畑地にその対象を

限る。また，土壌の物質移動の中心をなす土壌微生物に関しても本論の対象とはしない。

　本来，生態毒性学は自然の理解をめざす生態学の分野とはまるで異なった分野のよう

に捉えられるかもしれない。しかし，汚染されていない土壌を見つけるほうが難しくな

ってきているような感のある現在では，このような仕事も大きな意味では自然保護の仕

事といえよう。

生態毒性学とは

　生態毒性学とは，毒性物質が生物に与える影響を野外での生活を念頭において解析す

る学問である。農薬やその他の汚染物質が環境中でどのように変化し，そこに生活する

生物にどのような影響を与えるかを様々な手法を用いて明らかにする。最も基礎的なデ

ータとしては，対象とする物質の毒性テストがある。生態毒性学的なリスク解析はこれ

らのデータをもとに，野外でも影響の出るであろう野外濃度を外挿によって推定する方

法が中心である（van　Geste1θ鍛Z，1997）。

　化学物質の生物への毒性テストでは，一般に急性毒性（たとえば暴露24時聞以内の

死亡率が50％の濃度をLC5。と表現する）が試験される。しかし，急性毒性テストは野

外で長期にわたって微小な影響を与えつづけるような物質の本当の影響を示すことが

できない。このような長期の影響を慢性毒性と呼び，成長や生殖（産卵）への影響とし

て評価することができる。同じ個体群のなかでも，刺激に対する感受性が微妙に異なる

ので，個体群の50％に影響がでた濃度（EC5。）がしばしばエンドポイント（評価基準）

として使われる．これらのパラメーターに影響がでる濃度のほうが急性毒性のLC5。の
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値よりも低いはずなので，EC50はエンドポイントとしては重要である。実際にはEC5。

では影響が大きいし，本来は影響の出ない濃度であるNOECがわかると都合がよいが，

無影響濃度（NOEC）は実験設定や統計的な処理で，人為的に変化しやすいので，10％

の影響のあるECloあるいは5％の影響のあるEC5をNEOCと同等と見なしたり，EClo

などとNOECの両方を表示するなどの方法がとられる（van　Straalen＆van　Rijn，

1998）．

　土壌動物に関する化学物質の毒性を考える際には慢性毒性を成長や生殖について知

ることが基本になる。ここで生態毒性学でよく使われる略語のうち本論に関係する用語

について表1にまとめておく。

土壌環境の特殊性

　土壌を舞台とした毒性試験の大きな問題点は，水棲生物と違って，汚染物質の濃度が

土壌中できわめて不均一となることである。水棲生物は媒体である水と密着していて，

呼吸や摂食，からだの接触によって動く化学物質の推定が比較的容易である。それに対

して，土壌にすむ生物は，水底の底質に住む動物と同様，土壌との接触の度合いがさま

ざまであるし，土壌は多くの物質を強い力で吸着する。土壌生物の生活型は，同じ土壌

でも化学物質への暴露の程度を大きく変える。土壌表面に散布された物質が土壌表面に

吸着されてとどまっていたら，少し深い層に生息する動物にとってはほとんど影響がな

いが，生息深が深くても地表で摂食する種にとっては曝露の危険性が高くなるだろう。

この場合，層ごとに違う分布構造を持つ汚染物質に対して，土壌動物の生活史特性が重

要な意味をもつことになる（van　Gestel，1992）、したがって，試験の際に土壌の表面に

散布したのか，ある一定の厚さの土壌に混入したのか，あるいは動物を液浸してから観

察したのかによって，暴露の量が異なるので，試験：で得られた数値の比較の際に注意が

必要である（va簸Gestel，1992）。

　単に土壌生物を毒物に暴露するだけなら，たとえばろ紙に化学物質を含ませてそこに

ミミズを這わせるような試験設定もできる、一方で，土壌それ自身のもつ不均一さと土

壌タイプ聞の違いの大きさ（たとえば有機物や粘土含有率）という問題のひとつの解決

として，組成を人工的に調整した人工土壌（標準土壌）が開発されてきた（va薮Gestel

et　aL，1989）、人工土壌は石英砂70％，カオリン粘土20％，そしてミズゴケ泥炭10％

を混合し，炭酸カルシウムでpHを調整したものが使われる。人工土壌はそれ自体の妥
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表一1生態学毒性学で使われる記号の解説

記号 用語 説明

BCF Bi◎co難ce簸捷a，ti◎虹塩ct◎翌 生物濃縮の割合

CF C◎盗cent罫ε瓦tio簸factor 環：境中に対する生物体中の物質濃度の比

：ECp Co：駿ce薮t：置ξ瓦tio：n　causi］駿9　P％e：£艶ct p％の個体に影響を及ぼす濃度

ETC Exte罫丑al　threshold　co豊ce簸tr＆t沁簸 生物に影響があるときの毒物の環境濃度
IC50 Co：瞳ce：【1t：認＆ti◎：【1　c裂疑si薮g　50％i簸hi凌）iti◎：n 50％の抑制を示す濃度

HCρ H麗蝕dous　co丑ce捻登＆猛◎盗caus加琶ef艶ct　o君

o％species　or　p：ゼ◎cess

づ％の種や生態系プロセスに影響をおよぼしうる濃度

ITC 1盗ter践al　t】笠eshし◎ld　c◎簸ce叢t謬ε乱tio盗 生物の影響があるときの毒物の体内濃度

K㏄ S◎il　o聡a，澄ic　ea痴。亙1　to　s◎il　wa．te罫pa翌titio取

モ盾?雌ｃｉｅ豊t

土壌炭素一水分配係数

：K。m S◎il　o塑ga簸ic盤a．tte翌叙）s◎il　w蘭e鷲pa翌猛tio聾

B◎e茄cie航

土壌有機物一水分配係数

：K。w Octa豊◎1叡）囎謝P麟i宅io豊。◎ef簸。蜘t オクタンー水分配係数
：LC夢 C◎逡，ce豊t：暫atio：駐。盆usi：瞳琶P％le£hality P％の個体が死亡する濃度（急性毒性）
：LDp Le縫至段丑　（至ose　th＆t　k：ills　◎f　p％　of　pOP鱗ユ翫ti◎：駿

揩ﾟse禦veδ

観察個体のP％を殺すことの出来る量

：LOEC Lo騨e就◎bs鉗ve《i　ef艶ct　c◎豊ce滋聡愈i◎銭 影響のあったうちで最も低い濃度

NOEC No◎bse翌veδef艶et　c◎澄ce登登畿ti◎盗 実験設定のうちで影響がでなかった最も高い濃度

FLOECとNOECとの聞に影響がでる値がある

PEC P翌edlcted　e卿鋤。ぬ腿e豊t段1　co豊ce盛澱樋◎濃 予想される環：境中濃度

PNEC P艶δic艶d聡。　ef艶ct　c◎盗ce鵬r蹴10嚢 予想される無影響の環境中濃度



当性に大きな疑問があり，さらに日本の土壌とはかなり異なっている。しかし，実際に

は人工土壌や自然土壌を使う方法のほうが好まれるようになってきた（van　Gestel＆

van　Diepen，1997）。その理由は土壌という環境の特徴にある。通常，汚染物質の濃度

は土壌の重量や体積あたりの濃度として表現されるが，そこに生息する生物の体内の汚

染物質濃度と土壌中の濃度との関係は単純ではない。生物は体の表面や食物，あるいは

呼吸によって毒物を体内に取りこな。これまでにミミズのように土壌を大量に摂食する

生物でも，食物からの取り込みよりも体表からの取りこみがはるかに多いことが示され

ている（Belfbrid，　et　al．，1995）。　LC5。と同様に考えて，体内濃度を使って毒性を表現す

ると：LBC（Lethal　body　burden）となる。LBCは種間差が大きく，トビムシ（0ハ盈θ5θπヨ

。血伽）はカドミウムの体内濃度が，37μg／gで死亡するのに，等脚類の0廊。醐a5θ刀α5

は4000μg／gでも死なない（van　Straalen，1998）。

土壌固相中の濃度

K。d、，K。m

土壌液相中の濃度

BCF，　LC50

土壌動物の体内濃度

図一1．土壌平衡分布の考えによる毒性物質の濃度決定の関係．

数．K鋤sは吸着分布係数．　K◎mは有機物分布係数

BCFは生物の濃縮係
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　土壌水中のイオン濃度はイオンを吸着する有機物や粘土鉱物の種類と量，土壌のpH

などによって変化する。また，動物の体内で分解されたり，容易に排出される物質もあ

る．したがって，動物の体内濃度は土壌一土壌水一動物の三者の間に動的平衡状態を仮

定して説明されている（Equilibrium　partitioning　model）（七一1）（van　Gestel，　Leon＆

van　Straalen（1997））。ミミズやトビムシでこれらの影響がすでに調べられていて，生

物影響を考えるには単純な汚染物質の土壌中の濃度ではなく，生物に実際に影響する暴

露濃度を知ることが重要であることが示されている。たとえば，2種のミミズ（E£ηゐ♂

と五rα加〃ロ5）にPCPとTCBを与えた毒性試験をLC50で表現した場合，土壌全体の

濃度で比較するとその値が4．4から12．8倍も異なるのに，土壌溶液の濃度に表現しな

おすと1．2から2．4倍となった（van　Gestel＆Ma（1990）。ミミズの場合，有機物の多

い土では有機物に強く吸着される物質は食物経由の曝露が多いことがわかっているが，

その寄与率は意外に低く，50％を越えない（Belfbridθ彪！，1995）。

　重金属などの挙動を決める土壌要因はCapacity　Controlhng　Parameters（CCP）と呼

ばれている（van　Gestel，　Pademaker＆van　Straalen（1995））、土地利用の変化や酸性

降下物による土壌の酸性化はCCPを変えることになる。環境リスクの長期予測には

CCPを考慮することが求められ，　CCPを明らかにする試みがなされている（van

Gestelθ頗1，1995）。重金属の場合，土壌溶液中の濃度が土壌要因で左右される上に，

生物による土壌溶液からの取りこみもイオン組成やpHによる違いが大きいことがわ

かり，実際には動的平衡状態を説明するのに多くの要因が必要で，bioavailabilityと実

験室での数値のずれをどう考えるかについて依然として問題は多いようだ（van

Gestelθ63Z，1997）．

　毒物の規制を考える場合には，その毒物の環境濃度（ETC）を対象とするが，生物に影

響が現れる濃度は，実験室と野外の土壌を比較するとたいてい値が異なっている（van

Wensemθ彪Z，1994）。実際には生物に影響が現れるのは，体内の濃度があるしきい値

（ITC）を越えたからであるから，環境中の濃度は生物への濃縮係数（CF）を介して体内濃

度に反映される。カドミウムでの実験例をもとに計算されたCFはトビムシに対しては

1より小さく，ETCよりITCの方が低かったが，ササラダニ，陸貝，等脚類では1よ

り大きく，これらの動物では環境中よりも体内への毒物の濃縮が生じていることがわか

る（van　Wensemθ≠ヨZ，1994）。

　野外と実験室での影響濃度の数値がずれる要因として，野外では複合汚染が普通であ
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る点をあげることができる。実験室では試験生物は最適条件で飼育されている。一方，

野外の生物は生物の種間関係の制約のもとに，試験対象の1種類の毒物にだけ曝露され

ているのではなく，むしろ複数の物質からストレスを受けている。その生物が毒物に対

する適応をしているとしたら解毒などの作用のコストが生存にかかっているので，野外

では実験室より低濃度で影響が現れる可能性がある。一方，野外でのbioavailability

が実験室より低かったり，生物の種間関係が影響したり，すでに汚染に適応していてス

トレスを感じない場合，実験室より高い濃度でも無影響となることもありうるだろう

（van　Straalen＆Denneman，1989）。野外で土壌汚染を規制していくために，野外での

汚染物質の濃度と，そこに生息する土壌動物の体内の汚染物質濃度とを測定し，体内濃

度が致死濃度と比べてどの程度かを考えることが，生態リスク評価のひとつとなる

（van　Straalen，1998）．

どのような動物を評価対象とするか

　毒物の影響評価を生態系レベルで行うには，対象となる動物の分類群のかたよりや，

生態系での役割のかたよりがなく，また感受性についても極端なかたより（汚染に強い

生き物ばかりを選んで試験すると，安全でないほうに平均値はかたよるであろう）のな

い動物をえらぶ必要がある。しかし，実際には飼育の容易な動物を使いがちである。シ

マミミズ繰馳η姦漁捻幽），トビムシ（0即θ5θ血dηo勿タ丑）丞。塑抜6諺～12凶．ぬ），ワラジムシ

（∫b卿θ拓050訪鉱0廊。αθ3εθ〃瑚がよく使われてきている。また，バライロツリミミ

ズ（勲塑加惣5翔加〃㊨はよく使われてきている．しかし，広く分布するゐ6θπθ加診

は飼育が難しいので，試験例が少ないという（Win－Cheng　Ma博士，私信）．上記の土

壌動物は日本に生息しないか，移入種であるものが多く，日本の土壌動物を代表するわ

けではない。日本の土壌における評価作業を行うために，日本の土壌に普通な動物を用

いたデータの蓄積が必要である。

　van　Gestelθ鍛Z（1997）にはこれまでに試験されてきた土壌動物とその試験の標準化

作業の進展度合いが示されている。一般に，線虫や原生動物のように生活環が短い動物

は，その動物の生涯にわたって曝露したり，生殖や死亡による個体群の変化まで追うこ

とが出来るので，試験としては質の高いものに使える。一方，大型ミミズ類や等脚類な

どは成長・繁殖に半年以上の時間がかかるので，飼育のコストがかかる。今後，試験方

法の標準化のために次のような項目について点数化を行い，評価を与える方法が提案さ

れている（van　Geste1θ躍エ，1997）。その項目とは，試験：のコストや時間などの「実行

63



可能性」，標準化や再現性，統計処理，精度といった実験の「受け入れ可能性」，生態学

的な現実性や生物学的価値といった「生：態学的重要性」などが問題とされ，陸上生態系

としての代表性をもつことが要求される。

　今後，早急に日本産の種を用いた毒性試験のデータを収集する必要があるだろう。現

在，飼育系が確立しているトビムシ（刃ゐメぬ左3123）や，日本の大型土壌動物相の主要な部

分を占めるフトミミズ類（1sh麺磁＆，1999）や等脚類（布村，1999）を用いて毒性試験

を行うことができる．これまでに得られている他の研究例との比較のために，日本でも

容易に個体が得られ，飼育の容易なトビムシ（刃。磁雄ぬ），シマミミズ（E漁捻ぬ），ワ

ラジムシ（勘卿8盟b5酸加のを使用してデータを求めることができるだろう。

土壌汚染の土壌動物への影響

　カドミウム，銅，亜鉛といった重金属は精錬や廃棄物の形で土壌を汚染している．重

金属の影響は，土壌動物の種や金属の種類によって異なる．トビムシ（刃6磁醒ぬ）の生活

史はカドミウムの濃度に対してさまざまなEC50値を持っていた（Cro醗磁entui沁θ躍Z，

1993）．すなわち，もっとも感受性が高かったのは，濃度の低い順に，個体の成長速度，

試験開始35丁目の子供数，個体群成長，35日目の体重，35日目の生存率であった．高

濃度のカドミウムの影響は，生殖よりも個体の成長が遅れたために，生殖開始が遅れる

ことに現れていた．トビムシ（0伽磁）に対しては，カドミウムは同じように生殖よ

りも成長に影響を与えていたが，一方，ササラダニ（P1⑳縦加鰐ρ♂唾の1こは対して

成長よりも生殖に強く影響していた（v謎St聡＆1e簸蕊認，⑲89）、

　カドミウムの毒性は，その動物がカドミウムを排泄するか，排泄しないかによってこ

となる（C罫◎憩膿鵜頴鎚紘認，1994）．トビムシ絶伽6醜働脚6ε鵜薦ηo〆），ササラダニ

嬢ρ4瞬ダ）では食物からカドミウムを取り込むとともに体から排泄するが，等脚類

（2駕勧綴，0露露1欝）とヤスデ（qψ忽。‘癬轟訪鵡捻耀醜5）では体内に無毒化して蓄えて

しまう．暴露量が増加すると，排泄するグループでは取り込み量が排泄量を上回ること

で体内濃度が増すのに対して，蓄積するグループでは体内の蓄積能力を上回ったとたん，

毒性が現れることになる．これらのLC5。は排泄グループでは時間の経過とともに徐々

に低下するのに対して，蓄積グループでは一定時聞後，急速にゼロに近づくことになる．

　重金属などの汚染は，一般にひとつの汚染物質だけで土壌が汚染されていることは少

なく，複数の物質による複合汚染が普通である．重金属の汚染はそれぞれの重金属のも

つ毒性を毒性単位（丁磁cU癬）として表現できれば，比較しやすい．ミミズではカド
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ミウム，銅，亜鉛の毒性は相加的で相互作用がなく，この順に毒性が強かった。すなわ

ち，同じ毒性値にするにはCd：C疑：Zn＝1：2：10の比が必要であった（：Khalil　et　al．，1996）．

　多環芳香族炭化水素（PAH）はゴミの焼却や自動車の排気ガスから発生する有機化合

物で，ベンヅピレンなどは発ガン性を持つとされている。オランダの焼却炉周辺の表層

土壌はPAHによって汚染されており，その濃度は焼却炉周辺で高く，距離が離れるに

つれて指数関数的に減少していた（van　Brummelen露aZ，1996a）。そこでのミミズ

（ムrαゐθ〃召切と等脚類（P50易6θ零0ηお。α5a5θガ召動勲％oθd勉加浸500rα加）はPAHを体

内に含み，その含有率は土壌の汚染を反映していた（van　Brummelenθ腰Z，1996b）。

表層でリターを食べるので影響を受けやすいと考えられる等脚類に対するPAHの毒性

はあまり高くなかったが，低濃度の曝露で生殖が促進される効果がみられ，内分泌撹乱

効果（いわゆる環境ホルモン）が疑われている（va葺Brummelenθ麹Z，1996）。

土壌動物の生態リスクの評価

　生態リスクには一般リスク（potential　risk）と，その場固有のリスク（realistiαisk）が

あり，わけて考える必要がある。一般リスクは上で述べたような一定の手順によって，

標準状態で導き出してきたものである。しかし，野外ではしばしば予測していないさま

ざまな要因が影響して，一般リスクによる基準値を超えても特に影響が見られない場合

もある。逆に，基準値より低い値で影響が出る場合も当然考えられる、

　実験室データによる基準値を野外で超えた場合に，その個体群や生態系に何がおこる

のかは予測ができていない。現在使われているすべての化学物質について毒性試験デー

タがあるわけではないし，個体での試験データを個体群から生態系レベルまで統合して

考えるための方法も確立していない。それでも既存のデータの解析によって，野外での

影響を外挿する試みがなされてきている。

　急性毒性や，成長や生殖に関する無影響濃度のデータはすでにたくさん研究されてい

る。これらの個別のデータを用いて群集構成種がどのように影響を受けるかについて，

ある濃度で群集構成種の何パーセントが被害をうけるかを示す方法（Distrib疑tion

based　model）（va簸Straalen＆De丑neman，1989）が示された。これは個々の種のもつ

感受性が全体として一定の分布（対数正規，対数ロジスチック分布）をするとの仮定を

おいている．この方法は（Alde曲erg＆Slob，1993）による改良を経て，オランダのi環境

基準を決めるための一つの基準と考えられている。一般にはHC5を使うので，この場

合群集構成種の5％が影響を受けるかもしれない野外での汚染濃度をエンドポイント
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とするものである。ただし，この濃度で必ず5％の種が影響を受けて絶滅することを意

味するわけではないことに注意すべきである。もし，ここで求めた5％のなかにその生

態系にとって重要な働きをする種（キーストン種）が含まれていたらどうなるのであろ

うか？この点については次の項で再び取り上げよう。

　リスクの表現は予測される野外の濃度（PEC，　predicted　environ頂ental

conce：ntration）と予測される無影響濃度（PNEC，　predicted　no－effbct　concentfatio旦）と

の比で表現される。すなわち，PECがPNECよりも大きい場合に環境リスクが生じる

と考える。また，PECとPNECの分布を考慮して統計的に取り扱う方法（分布に基づ

く外挿法）も使われる。しかし，野外の濃度は農薬などの場合，分解により初期の値よ

りも減少していく。農薬は散布直後にもっとも濃度が高く，急速に環境中の濃度が低下

していく。従って，PECを考えるときに，常に濃度が変化することを考慮する必要が

ある。もし農薬の散布後，農薬の環境濃度が低下し，動物個体群の個体数が回復するの

なら，回復までの時間がリスクとして評価されるべきである（va獄Straalen＆v蝕Riji薮，

1998）。前述のNOECやEC10，5を使い，さらに野外での農薬濃度の低減を推定すると，

推定値としての回復までの時間を求めることができる。それぞれの値は実験室で測定し

てある。野外での実際の回復速度の測定と比較すると，ほとんどの場合実測値のほうが

時間が短く，予測値は悲観的に推測しているという結果になった．これは野外の場合常

にまわりからの移入が期待できることと，生態毒性学的回復時間が生態学的回復時間よ

り短いためである。実際は100％回復するのが難しかったり，100％回復したことを示

すことが難しいので，回復していない残り5％の個体にとっての危険レベルをもって回

復に到達するとしている。

　重金属や農薬，PAHなどが引き起こす，成長や生殖の遅れ，産卵数の減少などは個

体群の動態にどう影響するのだろうか、個体群アプローチでは個体群の動態を決定する

パラメータであるr（瞬間増加率）を求める（van　Straale簸＆Kamme丑ga，1998）．　r

の変化は個体群の絶滅確率を左右すると考えられるので，野外データからrを求める方

法の開発は重要である。通常，生物の個体群は子供と生殖可能な大人，生殖を終えた大

人など，異なったステージにある個体から構成されているので，構造をもつ個体群とい

える。このような構造を持った個体群の動態を表すのには通常：Lesllieの行列が使われ

る　（van．　Straalen＆Ka：m：me簸ga，1998；田中ラ1998）。　Klok＆de　Roos（1996）はミミ

ズの銅に対する生涯曝露の毒性試験データを用いて，ミミズ個体群が絶滅にむかう曝露
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濃度をLesllie行列を用いて求めた。このミミズの場合，毒物に対する生理的変化が代

謝速度の増加をもたらし，その結果，成長が遅くなると考えられた。成長速度の低下に

もかかわらず生殖開始が可能となるサイズが一定であるので，汚染がひどくなるとミミ

ズの寿命のうちに生殖サイズまで達しない場合もでてくる。このようにして，毒物が生

理的なストレスをもたらした結果，個体群の成長速度が低下し，ついには成長率が0ま

で低下してしまった。

　個体群アプローチは生活史上のさまざまな特性に受けた毒物の影響を，個体群の成長

速度に集約して表現できる点で優れている。

食物連鎖と毒物の生物濃縮

　土壌における食物連鎖に関する研究は，1980年代半ばから急速に進んだ。いくつか

の比較的単純な植生，あるいは農地で食物網解析が行われ，養分，エネルギーの流れが

計算されている（Mooreθ6　aZ，1988；Moore＆de　Ruiter，1991）。それでも，これらの

解析は多くの仮定を前提にした暫定的なものであり，森林土壌などさまざまな生態系に

ついての食物網構造はほとんど明かにされていない。

　一方，DDTのように野外で安定な物質が，生物濃縮によって食物連鎖の上位の種を

脅かすとして多くの研究例があるが，重金属の場合には食物段階をあがるにつれての漸

進的な体内濃度の上昇は一般的な傾向とは言えない（Janssenθ鍛Z，1993）。

　土壌一ミミズーミミズの捕食者，という経路の生物濃縮はミミズが多くの土壌で動物

バイオマスの主要な部分を占める土壌動物であることを考えると，重要な経路であると

いえる。カドミウムのbioconce灘traion（土壌とミミズの比）は9．6倍，biomagni銃ation

（ミミズとトガリネズミの比）は。．46倍であり（Hendriksθ彪1，1995），ミミズがカド

ミウムを土壌から高い割合で濃縮を行っていることがわかる、

　ミミズが土壌に大きなインパクトを与えるキーストン種であり（Lavelle　et　a1．，

1998＞，また他の多くの動物の餌となっていることを考えると，土壌汚染がミミズを通

して他の生態系に拡散していくことが懸念される、v蝕den　Brink＆Ma（1998）らはオ

ランダのライン川周辺で絶滅危惧状態にあったヨーロッパアナグマ（娩1θ5塑θノ的の個

体数回復速度が地域的にことなることに注目し，死亡要因が交通事故よりも重金属汚染

（特にカドミウム）の生物濃縮による生殖能力の低下であることを示した、アナグマの

成熟メスは他の若いメスの生殖を抑制して集団をコントロールしている。年齢が高いメ

スほど繁殖の機会が多いとともに，カドミウムの濃度も高くなる。そのため，アナグマ
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肝臓のカドミウム濃度と個体群の成長率には有意な負の相関が認められた。カドミウム

濃度は川に近いほど土壌中に高濃度で存在し，銅や鉛は広域に分布していた。アナグマ

がミミズを主要な餌とすることから，土壌一ミミズーアナグマへとカドミウムが生物濃

縮され，アナグマに生殖障害を引き起こしたという。このように土壌でも水界で生じた

ような食物連鎖による生物濃縮が生じており，土壌動物を餌とする野生動物に被害が現

れていることは，汚染土壌の管理を考える上できわめて重要なポイントである。

生物指標

　野外生物の分布や動態を環境や汚染の指標とすることは，多くの生物を対象に盛んに

行われてきた、高等植物の作る植物群落は多くの地上性動物の生息場所と餌資源として

基本的なものなので（武田，1994），多くの動物の分布はこれら植物群落の組成パターン

を強く反映している。

　一方，河川や湖沼に生息する水生生物は，水質を強く反映して群集構造や種組成が変

化する．特に珪藻はpHを強く反映して種組成が変化するので，近年の酸性降下物によ

る湖沼の酸性化により種組成が変化している、，底質に沈殿した珪藻の組成を解析すると

それぞれの珪藻が生きていた時代の水のpHを反映していて，過去長い間にわたっての

pHの変化を推測することが可能である（渡辺・浅井，1999）。また，水の富栄養化は，

植物プランクトンの競争関係を変化させ，最終的に種組成の単純な群集となり，しばし

ば赤潮やアオコといった単独の種の大発生状態となる、

　土壌動物を生物指標に用いることは，人間の健康を支えている土壌の「健康」を理解

するために大切である。土壌は最も身近な「自然」であり，貴重な「資源」でもある．

汚染の進行と回復が極めて早い水界と異なり，土壌の汚染や劣化は目立ちにくく，回復

も困難である。

　広い意味での生物指標には，生物による化学物質や環境ストレスの評価のためにつぎ

のようなものがある（va夏Straale費（1997）。

1．bio燃arker：ストレスに対する個体やその分泌物の生化学，生理学的な測定値，

2．bioreporter　system：ある化学物質を簡単に測定可能な信号に生物を用いて変換，

3。biose聡or（bioprobe）：化学物質を物理的な（電気）信号として測定可能にする，

4．bioassay：化学物質の影響を（短期間に）生態毒物学的に試験：をするシステム，

5．bio嚢10簸itoring：長期にわたる生物による評価，そして，

6．bioindicator：野外における自然状態での個体や群集レベルでの反応を利用，「といっ
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たさまざまなレベルのものが考えられている。

　4，5，6はしばしば混同して使われている。ここでは，細胞レベルでのストレスを

生化学的な解析で明らかにすることをめiomaker，個体，個体群，群集レベルでの個体

反応を対象とするものをbioassay，群集や生態系レベルでの評価をbioindicatorとし

てまとめておこう（Crommen．tu．ijnθ彪！，1997）．

　現在使われている土壌動物を用いた生物指標は，6に当たるもので，土壌汚染の程度

や自然環境の評価に使われている例もある。しかし，土壌動物によって指標されるもの

は，たとえば水生昆虫が水質をよく反映しているのに比べてあいまいである。土壌動物

の種の同定が困難な点とあわせて普及を妨げているとも考えられる。しかし後述する

Mature　Index（Bongers，1990＞を開発したT．Bongers博士によると，土壌自活性線虫を

科単位にわける作業は短期間に訓練可能で，とくに専門的知識を必要としないという

（T．Bongers博士，私信）．

　van　Straalen＆Vbrhoe£（1997）はトビムシとササラダニを実験室に用意した土壌p

Hの異なる土壌を選択させることによって，Arthropod　soil　acidity　indexを考案した．

実験設定に当たってpH以外の要因の影響を極力さけるために，土壌水分，浸透圧など

について予備実験がされている。種の反応には，好酸性種から好アルカリ一種までpH

の選択性を示すものと，pHに特に反応しないものまで見られた。選択性と群集中の優

占度から指標が求められ，野外の群集に関して実測の土壌pHと指標の比較を行ったと

ころ，指標値が常にpHが1高くなる傾向が見られたが，　pHの順位は指標に反映され

ていた。数値をフィードバックする方法が発展すれば，珪藻による過去のpH推定と同

様，土壌動物の群集データから過去の土壌pHを推定することができるだろう。

青木の「環境診断」とB◎ngersのMatur靭1醐ex

　青木（1979，1989）の環境診断は大型土：壌動物を対象とする方法と，ササラダニを対象

とする方法があり，どちらも動物群集全体を使うという点でユニークである。青木

（1979）は土壌動物が特定の環境条件を指標するというよりも「悪化していない」環境を

探るために有効であると考え，環境の健全度を示すことができるとした。この考えは次

に述べる生態系の健康（Ecosystern　health）の考え方（Rapport，1996）におけるEDS概

念を先取りしたものとして注目すべきものである。

　青木（1979）は土壌動物のグループ（多くは目や網の単位の種群）あるいはササラ

ダニの属や種を単位として「自然度」を求める方法を考案した。この論文では「自然指
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数」「自然階級」「特異度」の3つの指標がデータとともに示されている。その後，イン

デヅクスの計算方法はさまざまな改良を受けている。青木（1989）では土壌動物を指

標とすることの利点を，1。さまざまな環境に分布が広いので，土壌動物がいなくてイ

ンデックスを計算できないということがない，2。移動性が少なく，また定着性が高い

のでその場の環境条件を充分に反映する，3。季節変化が少なく，調査の時期の制限が

少ない，としている。さらに，対象地域を東京，千葉，神奈川，静岡の一部に絞った上

で，植生を自然林から草地，都市まで6階級にわけ，それぞれの植生のうち，自然度の

高い植生にのみ生息する種（種群）に高い評点を与え，さまざまな植生に広く分布する

種に低い点を与えた。ある調査地での種組成を用いてそれぞれの点数を積算すると，そ

の場所の「自然度」が数値で示される。自然林ではすべての種（種群）が出現し，都市

化につれて環境変化に弱い種からさきに脱落していくので，数値が下がるように考案さ

れている。すなわち，森林（自然林）を構成する種を目標として，森林からどれだけ種

構成が隔たっているかをあらわす数値といえよう。

　では，森林ではない自然植生は「自然度」が落ちるのだろうか？都市の街路樹の土壌

によく出現するサカモリコイタダニ（0励a加姦8欲a塑。勉）というササラダニは，海岸の

風衝地にもともと生息する種であるらしい（青木，1988）。たしかに，風山地は「自然

が豊かな」場所とは言えないが，人為が働かない場所であるとしたら，その場所の生態

系は少なくとも健全なものであり，したがって土壌生物もきわめて健全な生活をしてい

るはずである。一見，大きな街路樹があり，緑を回復させたように思える場所の土壌が

海岸風衝地と同じであるという指摘は重要であり，街路樹の評価に新たな視点を与える

ものではあるが，逆に風衝地が自然度に乏しい場所とは言いがたい。これは，樹高の高

い，あるいは種組成の豊かな，人工林ではない自然林を最上のものとする価値観を反映

したものといえよう。

　植生遷移をどうとらえるかは，青木の方法を評価する上で大きなポイントであろう。

すなわち，一次にせよ二次にせよ植生は人為にかかわらず遷移して，撹乱を内在しつつ

もあるスケールでは定常状態となる（Borman識＆：Like丑s，1979）。関東地方では極相を

常緑の紅葉樹林と想定することは妥当であろう。

　Bongefs（Bongers，1990）の。－p指数は土壌の自由生活性線虫を遷移初期種

（colonizer）から遷移後期種（persisteめまで分類したうえで，5段階にカテゴリー化して

評点を与え，ある場所の出現種の指数にその種の個体数をかけて足したものを総個体数
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で割ったもの（Maturity　Index）として示すものである。この解析手順は青木の方法と

ほぼ同じであるが，評点の根拠が生物群集が本来もつ遷移に対するそれぞれの種の反応

として明確に示されている点が異なる。土壌線虫の種レベルでの同定は困難であるが，

幸いなことに土壌線虫は科を構成する種がほぼ同じ食性を持ち，生態学的な性質がまと

まっているので，c－p指数を科ごとに決めることが可能である（Bongers＆Bongers，

1998）．

　MI指数は土壌汚染を明確に反映している。自由生活性線虫は土壌だけでなく，淡水

や海水の底質に広く分布しているので，未知の汚染を化学分析を行う前に感知するスク

リーニング手法として，線虫のMI指数は適用範囲が広い。青木の「自然度」も土壌動

物やササラダニの生活史特性をもとに整理しなおすことで，指数としての明確さを増す

ことができるだろう。

生態系の健康（Ec◎sy＄tem　He雛h）と土壌の健：康

　生態系の健康とはRapport紘8Z（1998）によると，1。生態系の衰退の兆候

（Ecosystem　Dist塑ess　Syndrome（EDS））がないこと，2。持続可能（Se1£su．stai盃ng）

であること，そして，3。他の生態系に悪影響を及ぼさないことである。また，土壌の

健康も生態系の健康と同様に考えることができるだろう。沙漠のような生産力の低い土

壌でも健康でありうるが，一方，土壌の質（Soil　quality：その土壌のもつ生産力やその

他のサービスの能力）は沙漠よりも森林の方が高い。しかし，土壌の健康がどの程度ま

で生態系に必要か，あるいは重要かについての答えはまだない。また，システムの機能

を支える生物活動にとって，構成種がすべて必要なのか（リベット仮説）あるいは多く

の種は代替が可能で，少々の種数の減少はシステムの維持にとってさして重要ではない

（Re　dund蝕cy仮説）のかについてもよくわかっていないが，種数はやはり機能の発揮

に重要であることがわかってきている（Tilman，！999＞．

　　土壌生態系のもつ機能には，有機物の分解，栄養塩類の貯蔵と放出，窒素のような

重要な栄養塩類の固定・放出などがある、土壌生態系のシステムの状態をよく表現する

ものとして，有機物の分解率は測定が容易で説明がしゃすいものであろう。分解には微

生物と土壌動物が相互作用的に関わっており（金子，1994），そのいずれかに阻害があ

ると，分解速度が低下する．しかし，森林の場合，樹木の落葉の分解は遅いので，評価

には時間がかかる、そこで，落葉以外のものを使い，比較的短期間で分解能力を把i握す

る方法として：Bait－lami嚢er　te醜が有力な方法として使われはじめている（va簸Gestd
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博士私信）、木綿の布やベンチコート紙を使った方法もある．

　土壌システムの種多様性の高さ，担っている機能の高さを考えると，操作実験などに

よるこの分野の研究が進展することが望まれる。HC5にキーストン種が含まれている場

合に，システムの機能が何らかの支障をきたすことは聞違いない．しかし，それではど

の程度の支障（たとえば分解率の低下，窒素無機化速度の減少）をリスクと評価したら

よいのだろうか？

　　K雛ek◎＆K◎f曝（並pres．）はスギによる土壌の酸性化が，土壌微生物の活動低下，

ササラダニの群集構造の変化をもたらし，有機物の分解速度が鎗％低下していること

を明らかにした．しかし，このような活動の低下は研究対象とした森林の幹の周りに限

定されているので，森林全体としての分解率の低下はわずか1．4％であったので，当面

の環境リスクはないと判断した、この研究では，ササラダニ群集の構成種数は酸性化に

よって減少していない、多様性と機能との関係が依然としてはっきりしていない現状で

は，生物群集の構造を把握しつつ，機能の変化を解明していくしかないだろう．

土壌生態系のリスク評価へむけて

　1999年から始まったオランダのSysもe灘一◎rie賊ed　Ec◎t◎xlc◎10gic＆1　Rese鍵chという

研究プロジェクトでは，野外実験，メゾコズム，モデル解析を通して上記の問いに答え

ようとしている（v鐡翫膿a璽髄教授，私信）、表2にこれまで土壌を対象として研究され

てきた生態毒性学の構造を，生物の階層構造に合わせて整理してみた．最初，個体に毒

物を曝露して致死量を測る研究からスタートした生態毒物学は現在2つの方向へ急速

な発展をみせている。ひとつは，bめ灘鍵k鍵を用いた研究で（K＆聰灘e簸欝緩認，！998），

個体の成長や生殖に影響が出る直前の状態を，早期に感知する手法としての期待が寄せ

られている．一方，野外での生物の受ける影響を個体レベルの曝露試験だけから知るこ

とは大変むずかしい．個体から個体群，群集そして生態系という階層構造を汚染物質の

生態リスクとして捉えるためのアプローチとして，個体群モデルの適用，食物連鎖モデ

ルの開発，生物指標の発見（v継S鋤罎丑鍍，！997）といった分野が同時進行している．

　汚染土壌にもかかわらず，生息している土壌動物は多い．ところが，その遺伝子組成

をみると単純である可能姓が高い．すなわち汚染土壌への適応が特定の遺伝的特性と結

びついている場合，強い汚染に対してその遺伝的特性をもった個体だけが選抜され生き

残っている状態が出現する（v蹴鏡膿a璽磁，欝99）．これを遺伝的な侵食（欝難畿

鍵憾騰）と呼ぶ．このような遺伝的組成のゆがみは通常に生じるストレスである乾燥や
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低温などによって，本来起こるはずのない個体数の減少などを引き起こす可能性がある。

土壌動物個体群の遺伝的構造についての研究は始まったばかりであるが，個体群モデル

との併用により，種個体群の絶滅リスクを考える際の重要な情報を提供するであろう。

　日本の土壌動物学は生物指標に関して多くのデータの蓄積がある．生物指標それ自体

は，因果関係の証明が難しい。優占種やキーストン種の個体レベルでの毒性試験を含め

て，この表に示したさまざまなアプローチが日本の土壌動物相の特徴を反映するように

行われることが強く望まれる。

表2．土壌生態系の階層構造と土壌生態毒姓学の手法との関係

階層 リスク評価 　｝“
c@ル 重要な概念

研究上のエンドポイ

塔g
関連する研究分野

生態系

i土壌生態系）
Bioi籍dicat◎r

毒物の移動モデル

H物網モデル

機能の冗長性

ｶ態系の健康

生態系機能

搗ｱ可能性，安定性
生態系生態学

群集 Bioassay
食物連鎖モデル

ci8tribution　based　risk

≠唐唐?ＳS】瞼eRt

生態系の健康
群集構造，安定性

gC5
群集生態学

個体群 Bioassay 個体群成長モデル（Ma掘x
高盾р?ｌ，　deもermi無istic　mode1）

生活史

笂`的多様性の喪失
絶滅確率，増殖率

骨体群生態学

ﾛ全生態学

燗体 Bioassay
平衡分配モデル（So注pore

翌￥der－orga：aisms）

生物への利用可能性

｡合毒性
NOEC，　LC50レベル 土壌化学

細胞（生化学反応） Biomarker ストレスに対する生理反応
ストレス反応，免疫撹乱

♀卲x報 NOECレベル 生化学
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摘要

土壌汚染がどのような生態リスクを土壌動物にもたらすのかを解析する方法について

の研究レビューを行った、土壌動物の毒性試験は慢性毒性を個体レベルで実施し，群集

レベルに外挿する方法が中心である。農薬，重金属，面諭芳香族炭化水素の曝露に対し

て，成長，生殖が種ごとにことなった程度に阻害されている。土壌動物への生態リスク

の増大は，土壌動物の減少や変化により，落葉分解などの土壌のもつ生態学的サービス

を失うことにつながるので，土壌生態系への生態リスクとして捉えることができる。今

後，土壌生態系のリスク評価ができるようにシステムレベルでの試験方法を確立するこ

とと，日本産の土壌動物に関する基礎データの蓄積が重要であると考えた。
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