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略語 
 
NH4

+：アンモニウムイオン（ammonium） 
NO3

–：硝酸イオン（nitrate） 
NO2

–：亜硝酸イオン（nitrite） 
DON：溶存有機態窒素（dissolved organic nitrogen） 
DIN：溶存無機態窒素（dissolved inorganic nitrogen） 
N2O：亜酸化窒素、一酸化二窒素（nitrous oxide） 
NO：一酸化窒素（nitric oxide） 
NOx：窒素酸化物（nitrogen oxide） 
SOx：硫黄酸化物（sulfur oxide） 
Org-N：有機態窒素（organic nitrogen） 
SMB-N：土壌微生物バイオマス窒素（soil microbial biomass-nitrogen） 
C2H2：アセチレン（acetylene） 
15N：窒素安定同位体（nitrogen-15, stable isotope of nitrogen） 
15N/14N：窒素安定同位体比（isotope ratio of nitrogen） 
15N atom%：atomic percent of 15N 
m/z：質量電荷比（mass-to-charge ratio） 
AOB：アンモニア酸化細菌（ammonia-oxidizing bacteria） 
AOA：アンモニア酸化アーキア（ammonia-oxidizing archaea） 
NOB：亜硝酸酸化細菌（nitrite-oxidizing bacteria） 
amoA：アンモニアモノオキシゲナーゼ遺伝子（ammonia monooxygenase gene） 

hao：ヒドロキシルアミン酸化酵素遺伝子（hydroxylamine oxidase gene） 

nxrA：亜硝酸酸化還元酵素遺伝子（nitrite oxidoreductase gene） 

16S rRNA：16Sリボソーム RNA（16S ribosormal RNA） 
PCR：polymerase chain reaction 
MPN：再確値（most probable number） 
DHSBR：Dinghushan Biosphere Reserve 
HSD：Heishiding Nature Reserve 
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第１章 序論  

 

1.1 緒言  

森林生態系において、窒素循環はどのように制御されているのか。また、環境の変化

は窒素循環にどのような影響を与えるのか。これらは森林生態学の一貫した主要な研究

テーマであり続けている。さらに近年、窒素循環の地球規模的な変化にともなって各地

域の森林生態系における窒素循環も変化していることが相次いで報告され、これらの研

究の重要性は一層大きくなっている。これまで、森林の窒素循環に関する研究は様々な

環境要因（気候、植生、土壌の理化学性など）との関連で行われてきた。しかし、その

多くは、窒素循環に大きく関わるあるいはそのプロセスを担っているはずの微生物群集

の情報をほとんど含んでこなかった。その一方で、近年の分子生態学的手法の発展によ

って、我々は微生物群集の生態について以前より遥かに多くの情報を得ることができる

ようになってきた。窒素循環のプロセスや速度とそれを担う微生物群集の情報をリンク

する事で、先に述べた研究テーマについてより良く理解できるはずである。 

本章では、まず、森林生態系における窒素循環とその変化、硝化を担う微生物群集の

既存の研究のレビューを行い、そして、本研究の目的および調査地の概要を述べ、本論

文の内容について述べる。 

 

1.2 窒素循環  

Fritz Haberが N2と H2から NH3を合成する方法を発見して以来 100年もの間に、人類

は急速な食料増産と人口増加を成し遂げた（Erisman et al. 2008）。しかし、その反面、

大量の NH3 が合成され、環境中に拡散することで窒素循環は世界的に大きく変化しつ

つある（Galloway et al. 2008）。その結果、地球温暖化や窒素汚染・富栄養化といった地

球規模的あるいは地域的な新たな環境問題が起きている。このセクションでは窒素循環

の変化とそれが森林生態系におよぼす影響について概説する。 
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1.2.1 地球規模の窒素循環  

地球上で窒素の大部分は窒素分子（N2）として存在し、大気の 79%を占めている。し

かし N2の三重結合を切るためには大きなエネルギーが必要であるため、N2はニトロゲ

ナーゼをもつ一部の細菌など限られた生物しか利用できない。その他の多くの生物は、

窒素固定によって生成された還元態窒素や雷によって生じる窒素酸化物といった「反応

性の高い」窒素しか利用できない。従って人為的な影響が加わる以前、窒素循環速度は

微生物による窒素固定速度によって決定され、生態系は窒素制限下にあったと考えられ

る。 

世界規模の窒素循環は Haber-Bosch 法の実現によって大きく変化した。現在、

Haber-Bosch 法によって作られる「反応性の高い」窒素の量は生物的窒素固定や化石燃

料の燃焼によって得られる量を遥かに超えている（Figure 1-1）。そして、その 80%は

NH4NO3、Ca(NO3)2、(NH4)2CO3、尿素などの肥料の製造に用いられ、それが土壌に投入

されている（Erisman et al. 2007; Galloway et al. 2008）。現在、世界で使用されている窒

素肥料のうち約 60%をアジアが、さらにその半分を中国が占めている（新藤 2004）。 

肥料のために合成される窒素化合物のうち 10-30%程度は植物などの最終生産物の構

成要素となるが、残りのほとんどは、アンモニア（NH3）や一酸化窒素（NO）、亜酸化

窒素（N2O）として大気に揮散し、また硝酸イオン（NO3
‒）として土壌から溶脱してい

る（Smil 2001）。化石燃料の燃焼に伴って排出される NOの増大と並行して、農業に伴

って揮散する NH3の量は、20 世紀の間にそれ以前に比べて 3-5 倍にまで膨れ上がって

おり、世界の NH3や NOの排出はそのほとんどが陸域起源となっている（Dentener et al. 

2006）。大気中で NH3は NH4
+に、NOは窒素酸化物（NOx）になり、陸域や海域へと降

下する（Figure 1-2）。 

化学肥料や化石燃料の使用量の増加は、結果的に、大気から陸上生態系への窒素沈着

量を増大させている。大気からの窒素沈着量はすでに産業革命以前の 3から 10倍程度
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に増加している（Galloway et al. 1995）。NOや NH3の排出は多くの地域で 21世紀の間

もさらに増大すると予想され（Galloway et al. 2004; Dentener et al. 2006）、その結果、気

候変動に関する政府間パネル（Intergovernmental Panel on Climate Change: IPCC）の予想

（A2 emissions シナリオ）によれば、世界の窒素沈着量は 2030年までに 2000年と比較

して 50から 100%増加すると試算されている（Figure 1-3、Reay et al. 2008）。特に東ア

ジアでは、著しい経済発展と人口増加が予想される事から、その増加傾向がもっとも顕

著になっている。 

 

1.2.2 森林の窒素循環とキープロセスとしての硝化反応  

窒素は生物にとって必須な元素であり、様々な化学形態をとりながら森林生態系内を

循環している。森林土壌中に内在する窒素化合物は、その 90%以上が土壌有機物中に固

定された有機体窒素であり、それ以外のほとんどは植物体に含まれるバイオマス窒素で

ある。それと比較して、土壌微生物や植物が吸収利用できるアンモニウム（NH4
+）や硝

酸（NO3
–）といった無機態窒素は全体の 1%にも満たない（Bormann et al. 1977）。その

ため多くの森林生態系の一次生産力は、様々な養分元素の中でも窒素の供給によって制

限されている。さらにカチオンである NH4
+は通常負に帯電している森林土壌に吸着・

保持されるのに対し、アニオンである NO3
–はほとんど吸着・保持されず溶脱されやす

い。こうしたことから、無機態窒素の動態の把握は森林生態系全体の窒素循環を理解す

る上で極めて重要であると言える。 

NH4
+や NO3

–を中心として描いた森林の窒素循環を模式的に Figure 1-4に示す。主な可

給態窒素は NH4
+や NO3

–である。また溶存有機態窒素（dissolved organic nitrogen: DON）

の可給性が、特に窒素制限下の森林で注目されつつある（Neff et al. 2003; Schimel and 

Bennet 2004）。森林の窒素循環における主な微生物プロセスは、無機化（有機物分解と

アンモニア生成）、硝化、微生物同化、脱窒である。主な窒素不動化（保持）プロセス

として、植物による吸収、微生物同化、土壌への物理化学的吸着が考えられ、流出プロ
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セスとして、NO3
–溶脱や脱窒が考えられる。 

本研究で着目する硝化は、窒素の循環や流出に大きく関わるキーとなる微生物プロセ

スである。基質（NH3）と生成物（NO3
–）がともに植物や土壌微生物が吸収・利用する

可給態窒素であり、そのバランスを決める反応であると同時に、NO3
–溶脱や脱窒といっ

た窒素流出プロセスへとつながる反応である。NO3
–溶脱は地下水や渓流の水質を低下さ

せる。脱窒の過程で生成する NOおよび N2Oはオゾン層破壊ガスおよび温室効果ガス

である。NOや N2Oは硝化の過程でも生成する。また硝化は土壌の酸性化を促進する

（Van Miegroet and Cole 1984）。さらに硝化速度や土壌からの NO3
–の溶脱量の増大は、

次のセクションで述べる森林生態系の窒素飽和の始まりの指標と考えられている。 

 

1.2.3 窒素制限から窒素飽和への進行  

従来は人為的な窒素の流入が非常に少ないと考えられていた森林生態系においても、

近年、窒素の過剰な流入が世界規模で相次いで報告されている。窒素流入量の増大に対

する森林生態系の応答については、その影響が最も早く現れたヨーロッパや北米を中心

に、1980年代よりさかんに研究されてきた（Aber et al. 1989, 1998, 2003; Gundersen et al. 

1998）。その結果から Aber et al.（1998）は「窒素飽和モデル」と呼ばれる概念モデルを

提唱した。窒素飽和モデルの中で、Aber et al.（1998）は、以下に示す４つのステージ

を経て、森林生態系の窒素循環が、系外への流出が抑制されている閉鎖系から、余剰の

窒素が系外へと放出される開放系へと段階的に変化するというモデルを提案した

（Figure 1-5）： 

（ステージ０）外部からの窒素負荷は小さく、生態系は窒素制限下にある。NH4
+、NO3

–

はそのほとんどが植物や土壌微生物に利用される。そのため正味の NO3
–生成速度（純

硝化速度：後述）は小さく、NO3
–の溶脱も少ない。また N2O 発生はほとんど確認され

ない。 

（ステージ１）増加する窒素流入量に伴って、生態系は徐々に窒素制限下になくなる。
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しかしむしろ、流入した窒素は植物の吸収や土壌有機物プールへの吸収によって窒素循

環系に入り、循環速度が増加し、森林の成長が促進される。 

（ステージ２）土壌中の窒素が生物の必要とする量を超え始め、森林は窒素飽和状態と

なる。NH4
+として土壌に蓄積されている間は生態系に大きな影響を与えないが、硝化活

性が高まることで、NO3
–溶脱と N2O の発生が促進される。それに伴い土壌や渓流水の

酸性化が促進される。窒素制限の温帯林においては、著しい NO3
–溶脱の始まりが窒素

飽和の初期サインと考えられている（Dise and Wright 1995; Mcdonald et al. 2003)。 

（ステージ３）モデルの最終段階であり、硝化活性が顕著に増大し、それに伴う NO3
-

溶脱や NO、N2O発生が著しく増加する。酸性化が進行することで、土壌カチオンが枯

渇し、毒性の強い Al3
+が溶出し始める（Likens et al. 1996; Gundersen and Rasmussen 1989; 

Bowman et al. 2008）。結果として、森林成長速度やバイオマスが減少し、森林生態系が

窒素のソースとなる。すなわち大気からの流入量を超えて窒素が流出する。最終的に森

林は減退する（Nihlgård 1985）。 

この窒素制限から窒素飽和への進行はヨーロッパや北米の温帯林で見られた現象を

良く説明している（Dise and Wright 1995; Tietema and Beier 1995; McDonald et al. 2003; 

Venterea et al. 2004）。しかし、これらの森林でさえも、どのようなスピードでステージ

0からステージ 3へと窒素飽和の程度が変化するのかはよくわかっていない（Galloway 

et al. 2003）。さらに増大する窒素流入に対して、必ずしも世界の全ての森林が同様の反

応を示すわけではなく、気候（Matson et al. 2002）、植生（Magill et al. 2004）、土壌年代

（Vitousek and Farrington 1997）、森林の利用形態の歴史（Fang et al. 2009）によって異な

る。例えば、熱帯地域の多くの自然林では、窒素は必ずしも森林の生産性に対しての主

要な制限要因になっているとはいえない（Hall and Matson 1999）。これらの森林では土

壌が著しく風化しており、カルシウムやリンなどの供給量が元々少ないため、これらの

元素がしばしば主な制限要因となっている（Vitousek 1984; Jordan 1985; Davidson et al. 

2007）。従って、熱帯地域の多くの森林生態系では、温帯林とは窒素負荷に対する反応
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が異なり、窒素飽和への進行が早いと予想されている（Tao and Fenn 2000; Chen and 

Mulder 2007; Fang et al. 2009）。 

東アジアには熱帯、亜熱帯地域が広がり、急速な経済発展と相まって、上述（セクシ

ョン 1.2.1）のように大気からの著しい窒素沈着が確認され、今後も増加の一途を辿る

と予測されている。しかし、これら地域での研究は依然限られているため、この地域の

現在の窒素循環プロセスや窒素飽和の程度はほとんどわかっておらず、今後予想される

大気からの窒素沈着量の増大にともなう森林生態系の変化については予測できない状

況にある。そのためこれらの地域での研究の重要性が急速に高まっている（Hicks et al. 

2008; Reay et al. 2008）。 

以上のように、窒素流入量の増大が、結果的に硝化を活性化させ、NO3
–溶脱や NO・

N2O発生を促進させる。またそれが窒素飽和現象の進行程度のサインとなっている。硝

化は土壌微生物が担う反応プロセスであるために、硝化活性の増大は、それを担う微生

物群集の変化と相まっている可能性が高い。 

 

1.3 硝化微生物群集  

硝化は、無機化や脱窒と比べて、系統的に比較的限られたグループの微生物によって

担われている。硝化は従来、化学合成独立栄養性のアンモニア酸化細菌

（ammonia-oxidizing bacteria: AOB）と亜硝酸酸化細菌（nitrite-oxidizing bacteria: NOB）

による、アンモニア酸化（NH3 → NO2
–）と亜硝酸酸化（NO2

– → NO3
–）の逐次反応と

考えられてきた（Schmidt and Belser 1983）（Figure 1-6）。そのほか一部の従属栄養性の

細菌やカビによる有機態窒素や NH4
+からの NO2

–や NO3
–の生成も知られている。さらに

近年、クレンアーキオータに属する一部のアーキアがアンモニア酸化を担うことが発見

された（Könneke et al. 2005）。このセクションでは、AOB、NOB、アンモニア酸化アー

キア（ammonia-oxidizing archaea: AOA）、従属栄養性硝化微生物の系統や生理、土壌中

での硝化活性について概説する。 
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1.3.1 アンモニア酸化細菌と亜硝酸酸化細菌  

AOB は 16S rRNA 遺伝子の塩基配列に基づく系統から、現在 3 つの属 Nitrosomonas 

（ Betaproteobacteria ）、 Nitrosospira （ Betaproteobacteria ）、 Nitrosococcus 

（Gammaproteobacteria）に分類されている（Head et al. 1993）（Figure 1-7）。土壌中の

AOB の存在量や多様性は、主に分類群に特異的な 16S rRNA 遺伝子の塩基配列または

amoA の検出や解析を通して研究されてきた。amoA はアンモニア酸化の前段階のステ

ップを担うアンモニアモノオキシゲナーゼ（AMO）のサブユニット A をコードしてい

る遺伝子である（Figure 1-6）。16S rRNA遺伝子は系統分類を、amoAは機能を、それぞ

れ反映している。また amoAの塩基配列に基づく系統は 16S rRNA遺伝子の塩基配列に

基づく系統分類と良く対応していることから、amoA を対象とする解析が AOB の解析

のための主要なツールとなっている（Purkhold et al. 2003; Junier et al. 2010）。土壌では

Betaproteobacteriaの Nitrosomonas属と Nitrosospira属が検出され、海洋では、それに加

えて Nitrosococcus属 （Gammaproteobacteria）もしばしば検出される。Nitrosomonas属

と Nitrosospira属は様々な環境から得られた 16S rRNA遺伝子の配列に基づいて、9クラ

スターに分類され（Nitrosospira, clusters 0-4; Nitrosomonas, clusters 5-8）（Prosser 2007）、

土壌では Nitrosospira clusters 0, 2, 3, and 4 に属する AOB が優占している（Jiang and 

Bakken 1999; Bruns et al. 1999; Fierer et al. 2009）。NOBは細胞の形態や 16S rRNA遺伝子

の配列に基づいて、現在 4 つの属、  Nitrobacter（Alphaproteobacteria）、  Nitrospina

（Deltaproteobacteria）, Nitrococcus（Gammaproteobacteria）、Nitrospira （class Nitrospira, 

phylum Nitrospirae）に分類されている（Teske et al. 1994）（Figure 1-7）。NOBについて

は Nitrobacterと Nitrospiraを中心に研究され、Nitrobacterについては亜硝酸酸化還元酵

素をコードする nxrA がマーカー遺伝子として用いられている（Figure 1-6）。しかし、

アンモニア酸化が硝化の律速段階にあり、亜硝酸はほとんどの環境で蓄積しないことも

あり（Kowalchuck and Stephen 2001）、土壌の硝化微生物の研究は主に AOBを中心に行
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われ、NOBの土壌中での多様性や活性はほとんど知られていない（Freitag et al. 2005）。 

近年、農耕地や草地土壌中の AOB、NOB群集の生態と硝化活性との関連について重

要な知見が提供されている。Okano et al.（2004）は硫酸アンモニウムを添加した農耕地

土壌において、硝化ポテンシャルの増大とともに、土壌中の AOB の amoA 存在量が増

加する事を示した。さらに土壌のアンモニア酸化の反応速度パラメーターが培養株の

Nitrosospiraのそれとほぼ一致していることを示した。Hawkes et al.（2005）は草地土壌

において、総硝化速度（gross nitrification rate）と AOBの amoA存在量に相関がある事

を見いだし、外来植物の移入に伴う硝化速度の変化は土壌の AOB群集の変化によって

大部分が説明できる事を示した。Attard et al.（2010）は農耕地土壌において、Nitrobacter

の nxrA 存在量と亜硝酸酸化ポテンシャルの間に正の相関がある一方で、Nitrospira の

16S rRNA遺伝子量との間に負の弱い相関があることを見いだし、窒素の可給性が高い

土壌では Nitrobacterが機能的に重要な NOBグループであることを示した。これらの結

果は土壌の硝化速度が AOBや NOBの群集サイズ（population size）によって大きくコ

ントロールされていることを示唆している。加えて、Webster et al.（2005）は合成羊尿

を添加した農耕地土壌を用いたマイクロコズム実験にて、土壌中で硝酸が生成されるま

での期間は、土壌中に存在している AOB群集の生理学的性質に依存する事を示した。

この結果は、硝化の開始やその速度が AOB の群集サイズだけでなく、群集組成

（community composition）によっても大きくコントロールされていることを示唆してい

る。 

その一方で、農耕地土壌とは異なり、酸性森林土壌においては、AOB の生態や硝化

への寄与はほとんどわかっていない。AOBは基質として NH3を利用する（Figure 1-6）。

NH4
+の pKaは高く（NH3+H+ ! NH4

+; pKa=9.25）、酸性土壌では NH3は NH4
+へとイオン

化するため、NH3の AOB への可給性（供給量）は大きく低下（減少）する。また、既

知の AOBの培養株のほとんどは酸性条件（pH < 6.5）では生育できない。実際に多く

の酸性森林土壌で AOBは検出される（De Boer and Kowalchuk 2001; Burton and Prosser 
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2001; Laverman et al. 2001; Mintie et al. 2003; Nugroho et al. 2006）が、その存在量は中性

土壌に比べて遥かに少ないことが報告されている（Laverman et al. 2005; Schmidt et al. 

2007）。これらが、酸性森林土壌における AOBの生態や硝化への寄与が未解明である主

要な原因である。 

 

1.3.2 アンモニア酸化アーキア  

アーキアは従来、高温環境などの極限環境に偏在していると考えられてきたが、近年

のクローン解析から極限環境以外にも広く分布していることが明らかになった。さらに

アーキアドメインの中の 4つの界の 1つであるクレンアーキオータが、森林、農耕地、

草地などの土壌から検出され（Bintrim et al. 1997; Jurgens et al. 1997; Buckley et al. 1998）、

さらに土壌由来の 43-kbp メタゲノムフラグメントの解析から、それらクレンアーキオ

ータがアンモニア酸化能をもっている可能性が指摘された（Treusch et al. 2005）。すな

わち、そのフラグメントにはクレンアーキオータに由来する 16S rRNA遺伝子とともに

細菌（AOB）の amoA および amoB にわずかに類似する配列が含まれていた。またサ

ルガッソ海におけるメタゲノム研究の結果からも、クレンアーキオータによる硝化の可

能性が指摘された（Venter et al. 2004; Schleper et al. 2005）。最終的にシアトル水族館から

中温性クレンアーキオータ、Nitrosopumilus maritimus SCM1株が分離されたことでクレ

ンアーキオータによる硝化が確認された（Könneke et al. 2005）（Figure 1-7）。N. maritimus 

SCM1株は、NH3を唯一のエネルギー源として化学合成独立栄養的に増殖し、NH3をNO2
–

に酸化した。 

さらに、クレンアーキオータの amoAの相同塩基配列がほとんどの陸域、水域から検

出され、その存在量は、細菌（AOB）の amoAよりも多く、場所によっては数桁多かっ

た（Leininger et al. 2005; Francis et al. 2005; Beman et al. 2010）。それにより、これまで考

えられてきた環境中での硝化のパラダイムは大きく変化した。 

では、クレンアーキオータはその大きな存在量が示す通り、実際に硝化に大きく寄与



 10 

しているのであろうか。海洋でのいくつかの研究において、アンモニア酸化速度は、細

菌の amoA存在量よりアーキアの amoA存在量あるいはクレンアーキオータの細胞数と

はるかに良い相関があることが示された（Wuchter et al. 2006; Beman et al. 2008）。さら

に AOAの唯一の単離株である、海洋環境から単離された N. maritimus SCM1株の生理

学的研究から、SCM1は貧栄養の外洋でみられるような低い NH3濃度（10 nM）に適応

することが明らかとなった（Martens-Habbena et al. 2009）。これらの研究から、クレンア

ーキオータの一部が海洋の硝化に大きく寄与していると考えられている。 

しかし、海域における状況とは異なり、土壌環境においてはクレンアーキオータが硝

化に大きく寄与しているのかどうか、未だ不明確のままである。上述（セクション 1.2.1）

の通り、AOBの存在量や群集組成の動態と硝化速度には正の相関があり（Okano et al. 

2004; Hawkes et al. 2005; Webster et al. 2005）、また AOBによる硝化の反応速度パラメー

ターは培養株のそれとも良く一致した（Okano et al. 2004）。これらの結果は新たなアン

モニア酸化微生物の存在を示唆していない。Jia and Conrad（2009）は農耕地土壌におい

て、NH4
+添加にともなう硝化速度の変化は細菌の amoA存在量の動態と対応し、アーキ

アのそれと対応しないことから、農耕地土壌では AOB が AOA よりもはるかに優占し

てアンモニア酸化を担っていると結論づけた。Di et al.（2009）も尿素を添加した土壌

において、硝化速度と AOBの amoA存在量との間に正の相関を見いだし、AOAとの間

には見いだせなかったことから、同様の結論を示した。 

しかし Offre et al. (2009)は、マイクロコズム実験で、硝化活性の高い農耕地土壌にお

いて AOA のみの増殖を確認した。さらにアセチレン（C2H2）の添加により AOA の増

殖と硝化が同時に抑制されたことから、AOA が優占してアンモニア酸化を担っている

と報告した。Chang et al.（2010）も農耕地土壌を用いたマイクロコズム実験で、AOA

のアンモニア酸化活性を示した。しかし彼らのマイクロコズム実験で増殖やそのアンモ

ニア活性が示唆された AOAは、系統的に海洋の AOAが多く含まれる group 1.1aに位

置していた。多くの土壌では group 1.1bに位置するクレンアーキオータが検出されてお
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り、土壌に豊富に存在する group 1.1bに位置するアーキアが、土壌のアンモニア酸化を

本当に担っているかどうかは明らかでない。 

 

1.3.3 従属栄養性硝化微生物  

系統的に多岐にわたる従属栄養性の細菌やカビは、有機態・無機態の窒素化合物を酸

化できるために、従属栄養性硝化のポテンシャルを持っている（Focht and Verstraete 

1977）。独立栄養性硝化との重要な違いは、従属栄養性硝化は細胞の増殖に結びついて

いないことにある（Wood 1987; Killham 1990）。古くから、特に酸性森林土壌では従属

栄養性硝化が重要だと考えられてきた。それは主に、酸性条件では AOBの硝化活性が

阻害されると考えられてきたことによる（前述、Allison and Prosser 1991）。 

いくつかの酸性森林土壌では、多かれ少なかれ従属栄養性硝化の存在が示されてきた

（Schimel et al. 1984; Stroo et al. 1986; Pederson et al. 1999; Brierley and Wood 2001; Grenon 

et al. 2004; Jordan et al. 2005）。加えて、いくつかの研究では 15Nを利用した総硝化速度

の測定と、C2H2 などの独立栄養性硝化の阻害物質を併用して、総独立栄養性硝化速度

と総従属栄養性硝化速度をそれぞれ定量している（Hart et al., 1997; Pederson et al. 1999; 

Grenon et al. 2004; Perakis et al. 2005; Islam et al. 2007; Kuroiwa et al. in review）。その結果、

Hart et al. (1997)は酸性針葉樹林土壌において、硝化全体のうち 60%以上が従属栄養性硝

化であると報告した。また Grenon et al. (2004)は伐採された森林の酸性土壌において、

従属栄養性硝化はほぼ 100%に上ると報告した。しかし、その一方で、数多くの研究結

果は、酸性森林土壌であっても従属栄養性硝化の寄与は大きくないことを示している

（De Boer et al. 1989, 1992; Tietema et al. 1992; Pennington and Ellis 1993; Barraclough and 

Puri 1995; Rudebeck and Persson 1998; Islam et al. 2007; Kuroiwa et al. in review）。また従属

栄養性微生物の単離株はAOBの 103分の１あるいは 104分の 1以下の硝化活性しか示さ

ず（Focht and Verstraete 1977）、ほとんどの単離株は酸性の培養条件では硝化活性を示さ

ない（De Boer and Kowalchuk 2001）。これらの研究によると、従属栄養性硝化は酸性土
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壌において必ずしも優占的なプロセスとはいえない。これらの相反する研究結果の説明

として、後者の研究の土壌では、耐酸性あるいは好酸性の独立栄養性硝化微生物が存在

し、硝化を担っていると考えられてきた（Hart et al. 1997）。事実、多くの酸性森林土壌

においてAOBの amoA遺伝子が検出されており（De Boer and Kowalchuk 2001; Burton and 

Prosser 2001; Laverman et al. 2001; Mintie et al. 2003; Nugroho et al. 2006）、Nitrosospira 

clusters 2 および 4 に属する AOB には酸性耐性が強い一群が含まれている可能性が高

い (Nugroho et al. 2005, 2006)。しかし、その存在量は少なく、それらの AOBのみによ

って酸性森林土壌のアンモニア酸化が担われているかはわかっていない（Laverman et al. 

2005; Schmidt et al. 2007）。そのため、近年発見された AOAが、酸性土壌での硝化（ア

ンモニア酸化）に寄与するプレーヤーの新たな候補として考えられる。 

 

1.4 森林の窒素循環と微生物群集とのリンク  

このセクションでは、窒素循環メカニズムの理解に向けて、窒素循環プロセスと窒素

循環に大きく関わるあるいはそのプロセスを担っている微生物群集とのリンクの重要

性について、またそのリンクを解明するための課題について述べる。このリンクの模式

図を Figure 1-8に示す。 

これまで、窒素循環メカニズムは様々な環境要因（例えば気候、植生や、土壌 pH、

炭素・窒素含量、水分含量などの土壌の物理化学的特性、関連する窒素フローの速度な

ど）との関連から議論されてきた（Booth et al. 2005）（Figure 1-8A）。その一方で、窒素

変換プロセスを担う微生物群集の情報はほとんど含まれてこなかった。その理由の一つ

として、分子生態学的手法の発展以前には、微生物群集の生態と窒素変換プロセスをつ

なぐような in situ の微生物群集の研究が困難であったことがあげられる（Zak et al. 

2006）。しかし、上述（セクション 1.2）のように、現在では in situの微生物群集に関す

る多くの情報を得る事ができ、その多くは農耕地土壌を対象としたものではあるが、窒

素変換プロセスとそれを担う微生物群集の特性（存在量、群集組成、活性）との関連を
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科学的に記述する試みも行われつつある（Figure 1-8B）。従来の知見（Figure 1-8A）に

加え、環境要因の変化によって微生物群集がどのように改変し（Figure 1-8B）、またそ

れによって群集の生態系機能としての窒素循環プロセスがどう変化するのか（Figure 

1-8C）、それらの情報を併せることで、森林生態系における窒素循環の全体像をより深

く理解できることは明らかである（Schimel et al. 2005; Philippot and Hallin 2005; Zak et al. 

2006）。 

しかし、森林生態系における窒素循環プロセスと微生物群集の情報をリンクさせるた

めには、未だに高いハードルがある。その一つは窒素循環プロセスの把握である。それ

は、多くの森林生態系は窒素制限下にあるために、無機態窒素の動態が著しく、窒素循

環速度が大きいことに由来する。森林土壌中の窒素の動態を理解するためには、まず窒

素のフローとプールを分けて考える必要がある。フローは無機化や硝化などのプロセス

（Figure 1-4の矢印）であり、プールはNH4
+やNO3

-などの各窒素化合物の仮想的な集合

（Figure 1-4のボックス）である。一般的に森林生態系は、無機態窒素のプールのサイ

ズは小さいが（前述1.2.2）、フローの速度は大きいという特徴をもつ（Bormann et al. 1997）。

したがってプールとしてどれだけ存在しているかという情報だけでなく、どれだけのフ

ローがあるのかといった情報を得ることが重要である。しかしフローの速度の測定はプ

ールのサイズの測定に比べて一般的に難しい。土壌中のプールサイズは、例えば、土壌

抽出液中のNH4
+やNO3

–濃度を測定する事で求められる。一方、フローの速度について硝

化を例にとると、硝化速度とは単位時間当たりのNO3
–生成量である。それは、多くの場

合、一定期間土壌をフィールドや実験室で培養し、培養前と培養後のNO3
–濃度の変化か

ら算出される（見かけの硝化速度：純硝化速度）。しかし、NO3
–濃度変化から算出した

純硝化速度は、あくまで単位時間当たりの正味のNO3
–生成量であり、実際のNO3

–生成量

（真の硝化速度：総硝化速度）を表していない。なぜならば、硝化によって生成した

NO3
–は、同時に微生物同化や脱窒などのプロセスによって消費されるからである。つま

り、純硝化速度は実際の硝化速度（総硝化速度）に比べて小さい（Davidson et al. 1992）。
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そのため、無機態窒素の動態が著しい森林土壌において窒素循環プロセスは、窒素フロ

ーの総速度にもとづいて解析する必要がある。 

また、硝化微生物群集の機能は直接的には、NO3
–のプールサイズや純硝化速度ではな

く、総硝化速度に反映されている。したがって、硝化微生物群集の特性（存在量、群集

組成、活性）とその生態系機能としての硝化をリンクするためにも、総硝化速度の測定

が不可欠である。 

これまで、森林土壌中の総硝化速度や総無機化速度が窒素安定同位体（15N）を用い

て測定されてきた。具体的には土壌に 15NH4
+や 15NO3

–を添加し、その NH4
+や NO3

–の窒

素安定同位体比（15N/14N）と濃度の単位時間あたりの変化から総速度を算出してきた。

しかし、従来行われてきた窒素化合物の 15N/14N を測定する方法は、微生物を材料とし

て生態学的・生理学的研究を行う研究者にとっては未だハードルが高い。分析行程が煩

雑であること、高価な同位体比質量分析計（isotope ratio mass spectrometry; IRMS）を用

い、化学トラップ（chemical trap）、クライオフォーカスユニット（cryofocusing units）

などの特殊な前処理が多くの場合必要とされることなどが原因である。そのため、総速

度を測定するための簡便な手法の開発が必要である。 

 

1.5 研究課題と本研究の目的  

森林生態系において、窒素循環はどのように制御されているのか、また窒素負荷の増

大は窒素循環にどのような影響を与えるのか、という観点から、増大する窒素負荷（セ

クション 1.1）、森林の窒素循環の変化（セクション 1.2）、硝化微生物群集（セクション

1.3）、窒素循環プロセスと微生物群集のリンクの重要性（セクション 1.4）について述

べた。その中でいくつかの問題点を提示した。すなわち、 

（1）窒素負荷の増大に伴う森林の窒素循環系の変化は世界的な問題である。それにも

関わらず、今後最も窒素負荷が顕著になると予想される東アジアの熱帯・亜熱帯林

における窒素循環プロセスや窒素飽和程度はほとんどわかっていない。 



 15 

（2）硝化微生物群集は土壌中の硝酸生成の主要なプレーヤーである。しかし酸性森林

土壌において各微生物群集（AOB、AOA、従属栄養性微生物、NOB）がそれぞれ

どの程度硝化を担っているのか、ほとんど明らかになっていない。 

（3）硝化菌群集の特性（存在量、群集組成、活性）とその生態系機能としての硝化を

リンクするためには、窒素フローのプロセスや速度を定量的に測定する必要がある。

しかし、そのための分析手法が微生物を材料として生態学的・生理学的研究を行う

研究者にとっては容易ではない。 

東アジアの熱帯・亜熱帯林における、NO3
–生成プロセスの全体像や窒素飽和程度を明

らかにし、今後予想される窒素負荷の増大にともなう窒素循環プロセスの変化を予測す

るためには、（１）土壌における窒素フローの速度を算出し、その特徴を明らかにする

こと、（２）NO3
–生成を担っている硝化微生物群集を特定すると同時に、その硝化微生

物群集の特性（存在量、群集組成および活性）と NO3
–生成速度との関係を明らかにす

ること、（３）窒素流入量の増大にともなう窒素フローの変化を明らかにすることが必

要である。上記の問題を解決してこれらを実行するために、本研究では以下の 4つの目

的を設定した。 

（1）土壌中の窒素フローのプロセスや速度を定量的に測定するための簡便な手法を確

立する。 

続いて、高窒素負荷を受けている中国南部に位置する酸性亜熱帯林土壌において、 

（2）土壌中の窒素フローの速度を定量的に算出し、窒素フローの特徴と窒素流入量の

増大に対する窒素フローの変化を明らかにする。 

（3）硝化を担っている微生物群集を特定し、それら微生物群の NO3
–生成への寄与を定

量的に明らかにする。 

これらを通して、 

（4）亜熱帯林土壌中の NO3
–生成メカニズムの全体像を明らかにし、今後予想される窒

素負荷の増大にともなう窒素循環プロセスの変化を予測する。 
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1.6 調査地の概要  

本研究の調査地としては、窒素沈着量が今後、最も顕著になると予想される中国南部

にある亜熱帯林を選んだ（セクション 1.2.1、Figure 1-3）。この調査地は中国科学院によ

って長年、利用・管理され、モニタリングデータの蓄積がある。また、環境要因が窒素

循環や微生物群集に与える影響を評価するために、植生や林齢、また窒素流入量の異な

る森林を含めた。 

 

1.6.1 ロケーション  

調査地はともに亜熱帯気候域の中国南部に位置する Dinghushan Biosphere Reserve

（DHSBR）と Heishiding Nature Reserve（HSD）である（Figure 1-9）。DHSBR（112° 10’ 

E and 23° 10’ N）は広東省の中央部に位置する。大都市 Guangzhou（広州市）から約 90 km

北西に、比較的小さな都市 Zhaoqing（肇!"：人口 33万人）から約 20 km北東に位置

している。気候は季節的であり、年間雨量は 1927 mm、そのうち約 75%が 3 月から 8

月（wet-warm season）に、わずか 6%が 12月から 2月（dry-cool season）に降る（Huang 

and Fan, 1982）。平均湿度は 80%、平均気温は 21.0°C、月平均気温は、12.6°C から 28.0 °C

である（Huang and Fan 1982）。一方、HSD（112° 00’ E and 23° 30’ N）は、広州市から約

160 km北西に、肇!市から約 70 km北西に位置している。年間雨量は約 1800 mmであ

る。年平均気温は 19.6°Cであり、月平均気温は、10.6°C から 28.0°Cである（Wang and 

Liu 1987）。 

 

1.6.2 森林と土壌  

DHSBRには常緑広葉樹林、松林、松－広葉樹混合林が存在する（Figure 1-9、1-10）。

広葉樹林は極相林であり、近くの寺院によって 400年以上保護されてきた（Wang et al. 

1982）。広葉樹林の主要な樹種はCastanopsis chinensis、Machilus chinensis、Schima superba、
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Cryptocarya chinensisおよび Syzygium rehderianum である。松林と松－広葉樹混合林はと

もに 1930 年代の伐採とその後の松のプランテーションに由来する。しかし、その後の

人為的撹乱の歴史は異なっている（Wang et al. 1982）。混合林では原生の広葉樹林の移

入によって、植生が大きく変化した（優占種は Pinus massoniana、S. superbaおよび C. 

chinensis）、一方で、松林では 1990年まで人為的撹乱（主に低木層やリター層の収穫）

が続いたため未だに P. massonianaが優占している。 

一方、HSDには常緑広葉樹林があり、樹齢 200年以下だと予想されている（Chan et al. 

2002）。主要な樹種は Castanopsis nigrescens, Castanopsis kawakamii, Cyclobalanopsis 

chungii, Ixonanthes chinensis, Castanopsis carlesii, P. massoniana, Castanopsis fabri, Altingia 

chinensis, Artocarpus styracifolius, および Xanthophyllum hainanenseである。 

土壌はともにラテライト性赤色土、土壌区分は Ultisols（USDA soil taxonomy）または

Acrisols（FAO soil classification）である。DHSBRは 砂岩が母材になっており、HSDは

花崗岩が母材になっている（Fang et al. 2010）。 

 

1.6.3 長期にわたる土壌の酸性化  

DHSBRでは、長期間にわたって NOxや硫黄酸化物（SOx）などの酸性酸化物の沈着

を受けている。そのため年々、土壌の酸性化が進行している（Liu et al. 2010）。Figure 1-11

に DHSBRの各森林における、1980年から 2005年までの表層 0cmから 20cmの土壌の

土壌 pHの変遷を示す。また土壌の酸性化の結果、土壌中は高濃度の可溶態アルミニウ

ムが確認されている（広葉樹林、松林、混合林においてそれぞれ、423、337、312 mg-Al3
+ 

kg-soil–1、Liu et al. 2010）。 

 

1.6.4 窒素動態  

DHSBR と HSD では大気からの窒素沈着量が大きく異なる。Table 1-1 に DHSBR と

HSDの降雨由来の窒素沈着量を示す（Fang et al. 2010）。DHSBRは世界的に見ても、著
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しい窒素負荷を受けている。HSD は窒素負荷が世界的に見て少ないわけではないが、

DHSBRに比べて低く、中国南部の森林の中でも低いため（Fang et al. 2010）、本研究で

は窒素負荷の影響評価のための参照サイトとして加えた。続いて、DHSBRと HSDの広

葉樹林内を流れる渓流水の pHと NO3
–濃度を Table 1-1に示す。DHSBRの広葉樹林内の

渓流水は、HSDの広葉樹林内の渓流水に比べて著しく酸性化しており、高い濃度の NO3
–

が確認されている。また DHSBR の広葉樹林内の渓流水、土壌、降雨に含まれる NO3
–

の窒素と酸素の自然安定同位体比（δ15N、δ18O）を 3 年間にわたって解析した結果、

渓流水中に含まれる NO3
–のほとんどは、降雨中に含まれる NO3

–に由来するのではなく、

土壌中で硝化によって生成した NO3
–に由来することが強く示唆されている（Figure 

1-12）（Fang et al. in review）。 

DHSBR の中でも植生および森林の年齢（林齢）によって、窒素の保持能が異なる事

が明らかになっている。Table 1-2に DHSBRの広葉樹林、松林、混合林の表層 0cmから

20cmの土壌における窒素の流入量、流出量および保持量を示す（Fang et al. 2009）。各

森林には同程度の窒素量が流入している。流入する窒素形態は Table 1-1 に示した通り

であるが、水の移動に伴って流出する窒素形態はほとんどが NO3
–である（Fang et al. 

2009）。極相林（成熟林）である広葉樹林では流入する以上に流出している。このこと

から、森林が窒素のソースになっており、窒素飽和モデル（Aber et al., 1998）の最終段

階（ステージ 3）にあると考えられている。一方、若い遷移過程にある松林および混合

林からの窒素の溶脱量は少なく、土壌中に保持されるため、これらの森林はより前段階

のステージにあると考えられる（Fang et al. 2009）。 

またこのような森林間の窒素保持能の違い、窒素飽和程度の違いは林齢の観点からも

説明されている（Fang et al. 2009）。一般的に、森林が成長するにつれて植物や土壌中に

窒素が蓄積されていく（Vitousek and Reiners 1975: Pregitze and Euskirchen 2004: Davidson 

et al. 2007）。その結果、成熟林では窒素のプールサイズや窒素循環速度が大きくなり、

窒素の可給性が高くなる。すなわち大気からの窒素流入量の増大に関わらず、窒素飽和
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に近い生態系になっていくと考えられている。（Figure 1-5; Succession）。DHSBRにおい

て広葉樹林は 400年以上保護された極相林（成熟林）であり、長年にわたって窒素が蓄

積されてきた。その一方、松林や混合林は若い森林であり、加えて低木層やリターが収

穫されてきた。その結果、広葉樹林と松林を比較すると、広葉樹林の方が窒素のプール

サイズや窒素循環速度（リター生成、分解速度（Mo et al., 2006））が大きいことが報告

されている（Table 1-3）。このような理由から、大気からの窒素負荷に関わらず広葉樹

林は松林や混合林に比べて、より窒素飽和状態にあると推察されている（Fang et al. 

2006）。 

 

 

1.6.5 窒素添加試験区  

窒素負荷の増大が森林生態系に及ぼす影響を評価するために、DHSBR の各森林の中

に試験区が設置され、2003 年から人為的な窒素添加実験が行われている。各森林内に

10 m×20 m の窒素添加区および窒素無添加区（コントロール区）が 3プロットずつあ

る。プロット間は 10m 以上離れている。窒素添加区では、100 kg-N/ha/yrの硝酸アンモ

ニウム（NH4NO3）が 2003 年 7 月から毎月等量添加されている。添加する窒素は 20 L

の水に溶解し、林床に撒かれている。またコントロール区には等量の水が撒かれている

（Fang et al. 2006)。窒素添加区における窒素添加の様子を Figure 1-13に示す。 

 

1.6.6 土壌採取  

本研究では 3回の土壌採取を行った。3回の採取の時期、採取場所、土壌サンプルの処

理について以下（1）から（3）に示す。 

（1）2008年、9月に DHSBRの広葉樹林（コントロール区）、松林（コントロール区）、

混合林（コントロール区）で採取した。土壌は各森林内の 6地点からそれぞれ 500

グラム程度を採取した。それらの土壌を個々に 2 mmのふるいに通した。1つのプ
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ロットから 6つの土壌サンプルを得た。 

（2）2009 年、8 月に DHSBR の広葉樹林（コントロール区、窒素添加区）、松林（コン

トロール区、窒素添加区）、HSDの広葉樹林で採取した。土壌は各プロット内の 12

地点からそれぞれ 200グラム程度を採取した。それらの土壌を個々に 2 mmのふる

いに通した。その後、同一プロットから採取した土壌は一つに混合した。すなわち、

1つのプロットから 1つの混合土壌サンプルを得た。 

（3）2009年、10月に DHSBRの広葉樹林（コントロール区）で採取した。土壌はプロ

ット内 4地点からそれぞれ 500グラム程度を採取した。それらの土壌を個々に 2 mm

のふるいに通した。その後、それらの土壌は一つに混合した。 

 

1.7 本論文の内容  

本論文の構成について、各章で行ったことを模式的に図示したものを Figure 1-14 に

示す。本論文は、まず、第 2 章と第 3 章において、窒素安定同位体（15N）を用いた森

林土壌中の窒素フロー速度の簡便な解析法の確立を行った。具体的には、第 2章におい

て、窒素安定同位体比（15N/14N）測定に用いるガスクロマトグラフ質量分析計（GC/MS）

の改良を行い、第 3 章において、土壌中の窒素化合物の 15N/14N を簡便に測定するため

の分析手法の確立を行った。第 4 章から第 6 章では、上述（セクション 1.6.6）の調査

地から採取した土壌を用いて各種解析を行った。具体的には、第 4章において DHSBR

の広葉樹林、松林、混合林における土壌中の窒素フローの解析を、また第 5章において、

DHSBRの広葉樹林、松林および HSDの広葉樹林において、土壌中の窒素フローととも

に、窒素流入量の増大にともなう窒素フローの変化を、それぞれ解析した。第 6章にお

いては、硝化微生物群集の解析を行い、第 4、5 章の窒素フロー速度の結果と併せるこ

とで、硝化を担っている微生物群集の特定を試みた。第 7章において、本研究の結果か

ら総合考察を行った。 

 



Figure 1-1. Global trends of reactive N production from 1860 to 2000 (Elisman et 
al. 2008). “Haber-Bosch” represents N creation through the Haber-Bosch process, 
including production of ammonia for nonfertilizer purposes. “Biological” represents 
N creation from cultivation of legumes, rice, and sugarcane. “Fossil fuel” 
represents N created from fossil fuel combustion. “Total” represents the sum 
created by these three processes.!

Biological!

Haber-Bosch!

Total!

Fossil fuels!

21

1850! 1900! 1950! 2000!
Year!

R
ea

ct
iv

e 
N

 p
ro

du
ct

io
n!

(1
01

2  g
ra

m
s/

ye
ar

)!

0!

25!

50!

75!

100!

125!

150!

175!



Figure 1-2. Rapid transport and transformation of nitrogen from industrial and agricultural 
activities to natural terrestrial and aquatic systems. Biomass burning, fossil-fuel combustion, 
and soil microbial activity are the primary sources of NOx emissions, while agricultural 
activities, including fertilized agriculture and livestock, are the primary sources of NH3 
emissions to the atmosphere. Closed, circular black arrows represent soil and aquatic 
nitrogen transformations, including N mineralization, immobilization, nitrification, and 
denitrification (Matson et al. 2002).!
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Figure 1-3. Global distribution of total N. (a) Year 2000 deposition field (denoted as S1). 
(b) Year 2030 deposition field using a current emissions legislation scenario. (c) Year 
2030 deposition field using the SRES A2 emissions scenario of ICPP. Reay et al. (2008).!
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Figure 1-4. A simplified model of nitrogen (N) cycling and loss of available N. Ammonium (NH4
+) 

and nitrate (NO3
−) are the main N species available to soil microbes and plants. Dissolved organic 

N (DON) was recently suggested as available N especially in N-limiting environments (Neff et al. 
2003; Schimel and Bennet 2004). Ammonia oxidation is often the rate-limiting step in nitrification 
(3-4), and thus, NO2

− rarely accumulates in most soil environments (Kowalchuck and Stephen 
2001). (1-2) mireralization; (3) autotrophic ammonia oxidation; (4) nitrite oxidation; (5) nitrate 
leaching; (6) heterotrophic nitrification; (7) denitrification."
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Figure 1-5. Changes in several ecosystem functions with increasing N availability or 
degree of N saturation (modified from Aber et al.1998). Abbreviations: C, carbon; N, 
nitrogen; N2O, nitrous oxide; NPP, net primary productivity (Galloway et al. 2003).!
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Figure 1-6. Aerobic ammonia oxidation reactions catalyzed by Amo and Hao 
enzymes of AOB, and nitrite oxidation reactions catalyzed by Nxr enzymes of 
NOB. In AOB, ammonia is oxidized to nitrite via the intermediate, 
hydroxylamine. No HAO homologue has yet been identified in archaea, and 
oxidation of ammonia to nitrite may occur via a different biochemical pathway.!
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Figure 1-7. 16S rRNA-based Maximum Likelihood trees displaying the phylogenetic affiliation of nitrifying 
microorganisms. Nitrite-oxidizing bacteria (NOB) are highlighted in red, ammonia-oxidizing bacteria 
(AOB) and archaea (AOA) are highlighted in blue and green, respectively. The tree in Fig. 4/A gives a 
general overview of the distribution of nitrifiers in the “tree of life”, whereas the tree in Fig. 4/B illustrates 
a close-up view of Fig.4/A representing all currently known nitrifying bacterial and archaeal genera and 
species. The partially filled circles at the tree nodes in Fig. 4/B represent quartet puzzling reliability 
values ! 70 %and filled circles symbolize additional high parsimony bootstrap support (! 90 %) based on 
100 iterations. The bar indicates 10 % estimated sequence divergence.
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(A)!

(B)!

(C)!

Soil physicochemical properties, !
forest type,!
N deposition,!
etc.!

Figure 1-8. Factors affecting nitrogen (N) cycling and loss in forest ecosystems. 
N cycling and loss are largely controlled by characteristics of microbial 
communities such as population sizes, community compositions and activities 
(B) as well as other factors such as soil physiochemical properties, forest type, 
and N depositions (A). These environmental factors also control the 
characteristics of microbial communities (B).!
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広州市!

Figure 1-9. Location of the two study sites, Dinghushan Biosphere Reserve (DHSBR) and Heishiding 
Nature Researve (HSD) in Guandong province, southern China. DHSBR includes  broadleaf, pine and 
broadleaf-pine mixed forests, and HSD include a broadleaf forest.!

20 km

HSD! - Broadleaf!

DHSBR!

Broadleaf!
Pine!
Broadleaf-pine mixed!

center of Guangzhou city!
center of Zhaoquing city!
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Figure 1-10. Pictures of interiors of (A) broadleaf, (B) pine and (C) 
broadleaf-pine mixed forests at DHSBR.!

(A)!

(B)!

(C)!
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Figure 1-11. Change of pH of 0-20 cm soils in (A) broadleaf  
(B) pine (C) mixed forests at DHSBR (Liu et al., 2010).!

(C)!

year!

pH
!

(B)!

year!

pH
!

(A)!

year!

pH
!
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Figure 1-12. Dual nitrate (NO3
-) isotopic source plot based on δ15N and δ18O of 

NO3
- in braodleaf forest at DHSBR. According to δ18O value of NO3

- in 
precipitation, soil and stream water, large part of NO3

- in stream could be 
derived from nitrified NO3

- in soil (Fang et al. in review). "
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Table1-2　Total leaching loss and retention of N (kg-N/ha/yr) of precipitation inputs in the broadleaf, 
pine, and mixed forests at DHSBR!

2004! 2005!
broadleaf! pine! mixed! broadleaf! pine! mixed!

N precipitation! 34! 34! 34! 32! 32! 32!

total N leaching losses! 42! 15! 14! 48! 20! 14!

Ecosystem N retention ! -8! 19! 20! -16! 12! 18!

Fang et al. (2008)!

Table1-1　N Concentration of DIN in precipitation, and NO3
– concentration and pH in 

stream water drained from broadleaf forests at DHSBR and HSD!

Site!
Precipitation （kg-N/ha/yr）　! Stream!

NH4
+! NO3

–! DIN! NO3
–　(mg-N/l)! pH!

DHSBR! 20.8 (0.8)! 13.3 (0.6)! 34.1 (1.3)! 4.3 (0.8)! 4.1 (0.1)!

HSD! 10.0 (0.4)! 8.1 (0.4)! 18.1 (0.5)! 0.8 (0.1)! 7.2 (0.1)!

Fang et al. (2010)!

Table 1-3 Total N in vegetation and 0-20 cm soil  (kg-N/ha), and 
litter N production  (kg-N/ha/yr) in the broadleaf, pine, and mixed 
forests at DHSBR.!

broadleaf! pine! mixed!
Total N in vegetation! 1546! 307! -!
Total N in 0-20 cm soil! 1862! 1276! 1220!
Litter N production! 128! 16! -!
Fang et al. (2009)!
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Figure 1-13. Picture of N amendments. 100kg-N/ha/yr of 
NH4NO3 have been sprayed every month since 2003 to the 
forest floors in N-addition plots in broadleaf and pine forests at 
DHSBR.!
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Figure 1-14. Contents of each chapter in this thesis. In chap. 2, methodological 
developments are carried out for determining various kinds of gaseous metabolites of 
microorganisms by using a GC/MS. In chap. 3, methodological developments are 
carried out using the modified GC/MS for analyses of 15N of ammonium, nitrate, nitrite 
and total dissolved N in soil extracts. In chap. 4, Characteristics of soil N flow rates 
and N-saturation status among broadleaf, pine and mixed forests at DHSBR are 
discussed. In chap. 5, Change of soil N flows in broadleaf and pine forest at DHSBR 
due to N amendments are discussed . Soil N flows in broadleaf forest at HSD are also 
discussed. In chap. 6, abundances, community compositions and activities of nitrifying  
communities and their ecological functions in soils at DHSBR and HSD are discussed.!
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第 2章 GC/MSを用いた微生物の代謝ガスの同時定量法の確立  

 

2.1 緒言  

この章で記述する研究において、商用のガスクロマトグラフ質量分析装置（gas 

chromatograph mass spectrometry: GC/MS）を改良するとともに、測定条件を最適化する

ことによって、微生物の代謝に関わる様々なガス種を同時に、簡便かつ迅速に測定する

方法の確立に成功した。第 3章以降で鍵となる窒素フローの速度の測定は、この章で確

立した方法を用いて行ったものである。 

 

微生物の代謝プロセスにおいて様々なガス化合物（例えば H2、N2、O2、CO、NO、

CH4、CO2、N2O）が生成され、消費される（Hughes 1985; Conrad 1996）。土壌のよう

な環境においても、微生物活動の結果、それらのガスが放出され、吸収される。微生物

の代謝プロセスの中で見られるガスの生成と消費は相互に関連し合っているため（例え

ば酸素呼吸の過程で O2を消費し、CO2を生成する）、様々なガス種を同時に測定する

ための方法の開発は、微生物の生理や生態を明らかにするためには非常に有用である。 

これまで、これらのガス種は、主にいくつかの検出器やいくつかの分離カラムをそれ

ぞれ組み合わせたガスクロマトグラフ（GC）システムによって測定されてきた（reviewed 

by Crill et al. 1995）。例えば、H2、N2、O2、CO2は基本的に熱伝導度検出器（thermal 

conductivity detector: TCD）を用いて、N2Oは電子捕獲型検出器（electron capture detector: 

ECD）を用いて、COや CH4は水素炎イオン化検出器（flame ionization detector: FID）を

用いて検出されてきた。そのためこれらのガス種を一度に測定するためには、いくつも

の GCが必要となる。そこで、単一の装置を用いて、これらの微生物の代謝に関わるガ

スを測定する手法が開発されてきた。例えば、様々な分離カラムや検出器を備え、流路

をバルブで切り替える GCシステムなどである（Hedley et al. 2006; Sitaula et al. 1992; 
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Wang and Wang 2003; Yoh et al. 1998）。しかし、これらの GCシステムは多くの構成パ

ーツを必要とし、またガスの流路を適切に切り換えるための高い技術が要求される。 

一方、GC/MSはアミノ酸、糖、有機酸などの微生物の代謝物質の同定に広く用いら

れている（Koek et al. 2006; Strelkov et al. 2004; Tian et al. 2009）が、同時にいくつかの微

生物の代謝ガスの検出にも用いられてきた（Amano et al. 2008, 2011; Bazylinski et al. 

1986; DeRito et al. 2005; Garber and Hollocher 1982; Goretski and Hollocher 1990; Liou et al. 

2008; Liu et al. 2006; Shoun and Tanimoto 1991; Waki et al. 2010）。さらに近年の GC/MS

技術の展開、特に検出感度の上昇によって、CH4、CO2、N2Oなどの環境中の低濃度ガ

スの測定にも利用するのが可能になりつつある（Ekeberg et al. 1994）。このように GC/MS

には大きな利用可能性がある一方で、これまでの GC/MSシステムは、微生物の代謝に

関わる複数のガス種を一度に測定すること、またそれらのガスを迅速にかつ幅広いダイ

ナミックレンジで測定することを目的に設計されていない。微生物の培養サンプルや環

境サンプルでは、微生物の個体群や群集によって、様々なガス種が様々な濃度で生成さ

れ、また同時に消費される。そのため、複数のガス種を一度に、迅速に、幅広いダイナ

ミックレンジで測定できるような GC/MSシステムを設計・改良することの重要性は明

らかである。また N2 や O2は微生物代謝の主要な基質・生成ガスである。しかし、サ

ンプル中に低濃度（例えば 100 ppm程度）でしか存在していない場合、これらのガスを

精確に、再現性良く測定するのはこれまで困難であった。その主な理由は、N2 や O2

は大気の主成分であるために、ガスサンプルを導入口から導入する際に、大気からこれ

らのガスが混入してしまうことによる。したがって、サンプル導入の間の大気の混入を

防ぐことが、上記の目的を達成するためには鍵となる。 

以上の事柄を背景にして、この章で記述される研究においては、微生物の代謝に関わ

る複数のガス種を一度に、迅速に、幅広いダイナミックレンジで測定できるような

GC/MSシステムを設計することを目的に、以下の 3点を実施した。 
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（1）サンプル注入時の大気の混入を軽減するため、四重極型の GC/MSの導入口を改良

した。 

（2）GC/MSの測定条件を最適化し、微生物の代謝に関わる様々なガス種を ppm（10–6 vol. 

vol.–1）レベルから%（10–2 vol. vol.–1）レベルまで、迅速にかつ同時に定量することを試

みた。その感度とダイナミックレンジを算出した。 

（3）上記により確立した分析手法を、第 3章以降に用いる脱窒細菌 Pseudomonas 

chlororaphis subsp. aureofaciens ATCC 13985Tを用いたモデル実験に適用し、その有用性

について検証した。 

 

2.2 方法  

2.2.1 装置と測定条件  

Figure 2-1に本研究で用いた四重極型 GC/MSシステム（GCMS-QP2010 Plus, Shimadzu, 

Kyoto, Japan）の概略図を示す。分離カラムには CP-PoraPLOT Q-HT column（25 m ! 0.32 

mm）（Varian, Inc., CA, USA）を用いた。商用の GC/MSは、通常セプタム導入口（Figure 

2-1、septum injection port）からガスタイトシリンジを用いてガスサンプルを導入する。

しかし、ガスサンプルを導入する際の大気の混入が不可避であった。そのため、分析時

の大気からの混入を軽減するため、ガスサンプルの導入法の改良を行った。 

ガスサンプル導入は、導入量を精確にするためにサンプルループを付けたバルブを通

して行った。ガスサンプルを導入する際の大気混入を軽減させるために、以下のように

GC/MSシステムの改良を行った。まず（1）ガスサンプル導入から、ガスサンプルが

GCカラムへ導入されるまでの経路の周りをすべて He流で被った。すなわち、ガス導

入口（EN2SI, ZF2SI, and SI4G, Valco Instruments Co. Inc., Houston, TX）と 8方バルブ

（2C8WE-PH, Valco Instruments Co. Inc.）をジャケットで被い、そこに高純度のヘリウ

ム（He）を 40 ml min–1で流した。導入口の写真を Figure 2-2に示す。また（2）サンプ

ルを導入していない間にも、導入口とガスサンプルが GCカラムへ導入されるまでの経
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路の中に高純度の Heを常に流した。（3）ガスを採取するためのガスタイトシリンジ

の針とシリンジについても、採取の直前に He流で洗浄した。さらに（4）スプリット

用のガス排出口とセプタム導入用のパージガス排出口において、大気の逆流による混入

を防ぐために、コイル状にしたステンレスの銅管を（50 cm ! 1 mm in diameter）を接続

した（Figure 2-1、injection port purging vent、split vent）。 

サンプル測定時は 200 "lのガスサンプルをガスタイトシリンジ（PS-050033, Valco 

Instruments Co. Inc.）で採取し、8方バルブに接続した 25または 50 "l のサンプルルー

プ（AL25CW, SL50CW, Valco Instruments Co. Inc.）を通して導入した。導入したガスサ

ンプルによりサンプルループが満たされたら、バルブを手動で切り替えて、ガスサンプ

ルを GC分離カラムへと導入した。2つのサンプルループを接続した 8方バルブを用い

ることで、異なる量（25、50 "l）のサンプルを精確に導入することが可能である。 

GC/MSの測定条件は、GC分離についてカラム温度、スプリット比、キャリアガス流

量を、MS検出について検出器電圧を調整した。すなわち、まず N2Oを 2分程度で検出

できるように、カラム温度を 50°C、キャリアガス流量を 2.0 ml min-1にした。続いて、

5ppm程度から 20%（= 20!104 ppm）の濃度レンジの CH4、CO2、N2Oを同時に測定でき

るように、スプリット比を 30、検出器電圧は 0.8 kVとした。キャリアガスには高純度

He（>99.99995%）を用いた。マススペクトルは高感度、高選択性のために選択イオン

検出（selected ion monitoring: SIM）モードで測定した。その他のガス導入、GC分離、

MS検出のための詳細な条件は Table 2-1に示した。 

 

2.2.2 標準ガスサンプルの作成  

GC/MS分析の検出限界と測定のダイナミックレンジを求めるため、標準ガス O2、N2、

H2、CH4、CO2（>99.9%; GL Sciences, Inc. Tokyo, Japan）、N2O（>99.5%; GL Sciences, Inc.）

を用いて、ppm（10-6 vol. vol.–1）から%（10-2 vol. vol.–1）オーダーの希釈系列を、バック

グラウンドガスに高純度 He（>99.99995%）を用いて作成した。各標準ガス種の希釈系
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列を Table 2-2に示す。また Ar、NO、COについても本研究の GC/MSシステムで検出

の可否を検討した。その際、COと NOについては安定同位体でラベルされたもの（13CO, 

15NO, SI Sciense Co. Ltd., Saitama, Japan）を用いた。またバックグラウンドガスの影響を

検証するため、高純度 He（>99.99995%）と高純度 N2（>99.99995%）をそれぞれバック

グラウンドガスとした O2の希釈系列を作成した。Heバックグラウンドガスについては

1.25%、2.46%、4.82%、9.35%、17.2%、20.7%、23.9%、N2バックグラウンドガスにつ

いては 1.23%、2.43%、4.76%、9.30%、21.4%、25.6%の O2標準ガスを作成した。 

標準ガスの希釈の行程は次の通りである。（1）ブチルゴム栓で密閉したガラスバイ

アルの容積を、水を充填したバイアルと充填していないバイアルの重量の差から精確に

算出した。（2）そこにバックグラウンドガスである Heまたは N2を約 1.5 atmになるよ

うにガス置換装置（Sanshin Industrial Co. Ltd., Kanagawa, Japan）で充填した。（3）そこ

に標準ガスを既知量、ガスタイトシリンジで注入した。（4）最後に、バイアル内の圧

力を圧力計（Nidec Copal Electronics Co., Tokyo, Japan）で測定し、ガス濃度を計算した。

バイアル内の希釈ガスは、バイアルの中にスターラーバーを入れ、使用前に 12時間以

上撹拌することで均一化させた。大気の混入を防ぐために、ガスタイトシリンジによる

ガスの採取や注入、また圧力計によるバイアル内の圧力の測定は、すべて He流を充て

ながら行った。 

 

2.2.3 本手法の有用性の検証：脱窒細菌の培養におけるガス代謝のモニタリング  

第 3章以降で用いる P. chlororaphis subsp. aureofaciens ATCC 13985Tを用いてモデル実

験を行い、O2、CO2、N2O の定量に改良 GC/MSシステムを適応し、その有効性を検証

した。P. aureofaciens ATCC 13985Tは脱窒の最終生成物として N2Oを生成する（Casciotti 

et al. 2002; Firestone et al. 1979; Matsubara and Zumft 1982; Sigman et al. 2001）。まず P. 

aureofaciens ATCC 13985Tを 120 mlのブチルゴム栓で密閉したバイアルに入れた 80 ml

の液体培地の中で、23 °C で一晩増殖させた。液体培地の組成は Difco™ Tryptic Soy 
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Broth (Becton Dickinson, NJ, USA)、10 mM KNO3、1 mM NH4Cl、36 mM KH2PO4である。

培養はスターラーバーによって撹拌しながら行った。培養後、その培養液を濁度が A600 

= 0.01となるように、ブチルゴム栓で密閉した 120 mlのバイアル中の 80 mlの新鮮な液

体培地に添加した。シリンジを用いてヘッドスペースが 1.5 atmになるように大気を加

えて加圧した。その後、この培養液をスターラーバーで撹拌しながら、23 °Cで 48時間

培養した。また 4時間おきにヘッドスペースからガスを 200 "l採取し、改良 GC/MSに

導入し、上記の方法により O2、CO2、N2Oを定量した。また細菌の増殖を、培養液の濁

度（A600）の測定によりモニタリングした。 

 

2.3 結果と考察  

2.3.1 9種のガスの同時検出  

9種のガス（H2、N2、O2、Ar、13CO、15NO、CH4、CO2、N2O）からなる混合ガスを、

バックグラウンドガスに Heを用いて作成し、GC/MSを用いて、9種それぞれをその保

持時間と質量電荷比（mass-to-charge ratios: m/z）から同定した。検出したそれぞれのガ

ス種のイオン種とその m/zを Table 2-3に示す。9種混合ガスのマスクロマトグラムを

Figure 2-3の（a）から（i）に H2、N2、O2、Ar、13CO、15NO、CH4、CO2、N2Oの順に示

す。本研究の GC/MSシステムで、COと NOの検出の可否を明確に検証するため、安

定同位体でラベルした 13CO（m/z 29）と 15NO（m/z 31）を用いた。結果的に N2、CO、

NOは保持時間の違いによって分離されたが、当初は 12CO（m/z 28）と 15NO（m/z 30）

は N2の
14N-14N（m/z 28）や 15N-15N（m/z 30）のピークと重なる可能性が考えられた。

そのため、COと NOが N2と分離できていることを確認するために、
13CO（m/z 29）と

15NO（m/z 31）を用いた。結果として、Figure 2-3に示した通り、混合ガス中の全ての

ガス種を保持時間や分子イオンまたはフラグメントイオンの m/z値によって単独ピー

クとして検出することができた。 
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上述の同定に際し、いくつかの注意点があげられる。例えば、数種のガス（例えば

N2、O2、CO、NO、CH4）の保持時間は近接している。そのために、特定のガス種の濃

度が高いときには、GCによる分離のみでは異なるガス種同士のピークが重なる可能性

がある。そのような場合には、分子イオンとともにいくつかのフラグメントイオンも同

時にモニタリングする必要がある。例えば、CH4と O2が GCによる分離のみでは互い

のピークが重なっている場合、CH4の分子イオンである CH4
+（m/z 16）は、O2のフラグ

メントイオン O+（m/z 16）の存在によって、単独ピークとして検出することができない。

そのような場合には、O2からは m/z 15のフラグメントイオンが生成しないことを利用

して、CH4のフラグメントイオン、CH3
+（m/z 15）も同時に検出することで、CH4を同

定することが出来る。GC/MSは第 3章で述べる同位体質量分析装置（isotope ratio mass 

spectrometry: IRMS）とは異なり、多くの m/z値を同時にモニタリングできることがで

きる。そのため、分子イオン以外にいくつかのフラグメントイオンもモニタリングする

ことで、正確な測定が可能となる。ガス種の分離あるいは単独ピークの検出のためのそ

の他のオプションとしては、キャリアガスの流速を下げることで、GCピークの分離能

を上げることが挙げられる。また、微生物の代謝ガスをモニタリングする場合には、基

質に安定同位体でラベルされた化合物を用いることで、生成するガスの分子・フラグメ

ントイオンの m/z値を他のガス種と重ならないようにすることも重要なオプションで

ある。 

本研究の分析アプローチを用いることで、微生物の代謝で生成・消費される主要なガ

スを一度に同定することが可能になった。一度の分析時間は 2.5 minであり、既往研究

の GCシステムの分析時間と比較して同等あるいは著しく迅速である（Hedley et al. 

2006; Sitaula et al. 1992; Wang and Wang 2003; Yoh et al. 1998）。 

 

2.3.2 検出限界と分析のダイナミックレンジ  
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H2、N2、O2、CH4、CO2、N2Oの検出限界（limit of detection: LOD）を国際純正・応用

化学連合（International Union of Pure and Applied Chemistry: IUPAC）基準（Long and 

Winefordner 1983）を用いて算出した。LODの算出式は次の通りである。 

 

   LOD = k ! sd / m 

 

k: 信頼区間を決めるためのファクター（信頼水準 90%以上として、k=3） 

sd: 残差の標準偏差 

m: 回帰直線の傾き 

 

各ガス種の回帰直線は、Table 2-2に示した濃度のうち最も低濃度の 3つのガスを用い

て作成した。各ガス種の回帰直線式と算出された LODを Table 2-3に示す。分子イオン

に対するフラグメントイオンの強度は回帰直線の傾きから算出し、Table 2-3に示した。

y切片について、N2、O2などの大気中に高い濃度で存在するガス種において正の値をと

っているのは、標準ガスの希釈系列の作成時やガスの採取・導入時における混入が大き

く影響していると考えられる。一方、H2や N2Oなどの大気中にほとんど存在していな

いガス種において y切片が負の値をとることについては、標準ガス作成時の系統誤差の

ためと考えられる。 

全てのガス種について作成した標準曲線において、O2、CO2、N2、N2O、CH4は 20 ! 104 

ppm（=20%）まで、H2は 100 ! 104 ppm（=100%）までガス濃度とピークエリアとの間

で直線性が得られた（Table 2-3、Figure 2-4）。IUPAC基準（1997）において、ダイナ

ミックレンジはガス濃度とピークエリアの間で直線関係が維持される最大濃度と LOD

の比として定義されている。各ガス種の算出されたダイナミックレンジを Table 2-3に

示す。本研究において、検出器電圧（0.8 kV）とサンプルの導入量を決定するスプリッ

ト比（30）は CH4、CO2、N2Oを 5ppm以下から 20%までのレンジで同時に測定できる
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ように設定した。5ppm以下から 20%までのレンジで測定できれば、ほとんどの微生物

の培養実験に対応できるからである。また N2 や O2についても 70 ppmから 20%までの

レンジで測定できるため、微生物の代謝で生成・消費される主要なガス種の動態を一度

にモニタリングすることが可能である。より低い濃度のガスを測定する場合には、検出

器電圧を上げる、またはスプリット比を下げ、カラムへの導入量を上げることによって

検出限界を下げることも可能である。例えば、検出器電圧を 1.2 kVに上げ、スプリッ

ト比を 10に下げることで、大気中の N2O（310 ppb）を検出することが出来る。同様に、

スプリット比をさらに上げ、カラムへの導入量を下げることで、より高濃度のガスを定

量することが可能である。 

H2の検出感度は他のガス種に比べて低い。これは H2のフラグメンテーション効率が

高く、大部分が H+ (m/z 1)になるためと考えられる。m/z 1は本研究で用いた GC/MSの

セットアップでは検出することが出来ない(Table 2-3)。しかし、通常の培養実験でみら

れる水素濃度は一般的に本研究の H2の LODより高いため（Aguiar et al. 2004; Boga et al. 

2007; Cadillo-Quiroz et al. 2008; Hetzer et al. 2008）、H2の検出感度が低いことは GC/MS

の有用性に影響を与えないと考えられる。 

 

2.3.3 バックグラウンドガスがガス検出感度に及ぼす影響  

バックグラウンドガスがガス検出感度に及ぼす影響を検証するため、N2バックグラ

ウンドと Heバックグラウンドの O2の検出感度を比較した。Figure 2-5に示すように、

Heバックグラウンドの方が、N2バックグラウンドに比べて大きな傾きが得られ、O2の

検出感度が高い。これは次のように説明できる。（1）分離カラムにおける N2の保持時

間は O2のそれと近接している。（2）そのため、ほぼ同時にイオン化チャンバーに導入

される。（3）結果的に高濃度の N2の存在によって、O2のイオン化が抑制され、イオン

化されない O2は検出されないために検出感度が低減する。 
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したがって、例えば O2 や COのような、保持時間がバックグラウンドガス（N2）の

保持時間と近接しているようながガス種を測定する場合には、検量線を作成するための

標準ガスについても、バックグラウンドガスを N2にする必要がある。また同様に、バ

ックグラウンドガスが N2以外であっても、バックグラウンドガスは高濃度であるため、

バックグラウンドガスのピークのテーリングによって測定するガス種の検出感度が低

下する可能性がある。従って、検量線を作成するための標準ガスは、実際に測定するサ

ンプルのバックグラウンドガスと同一のガスで作成する必要がある。 

 

2.3.4 脱窒細菌のガス代謝のモニタリング  

本研究の改良 GC/MSシステムの有用性を検討するため、脱窒細菌 Pseudomonas 

chlororaphis subsp. aureofaciens ATCC 13985Tの培養時のヘッドスペースの O2、CO2、N2O

の濃度変化を 48時間モニタリングした（Figure 2-6）。細菌の増殖と脱窒活性から 3つ

のフェーズに分けられた。すわなち、（1）好気生育状態、（2）一時的な増殖停止状態、

（3）嫌気生育状態の 3つである。この結果は明らかに、P. aureofaciens ATCC 13985T

は培養当初は酸素呼吸を行うが、ヘッドスペースの O2濃度が 10%を下回るにつれて、

硝酸呼吸に切り替えることを示唆している。とりわけ、硝酸呼吸の開始は細胞の増殖と

連動しておらず、むしろ一時的な増殖の停止が確認された。このような現象をはっきり

と示した研究はほとんどない。本研究において、基質となるガス、生成されるガス、ま

た細胞の増殖を同時に測定することで、今後の新たな研究課題になりうる P. 

aureofaciensの呼吸形態の切り換えと増殖に関する興味深い現象が観察された。 

これまで脱窒細菌に関する生理学的研究のほとんどは嫌気条件あるいは微好気条件

下で行われ（Zumft 1997）、好気から嫌気、あるいはその逆といった O2濃度の連続変

化が脱窒活性（Kester et al. 1997; Kornaros and Lyberatos 1998; Molstad et al. 2007; Otte et al. 

1996; Thomas et al. 1994）や他の微生物のガス生成（Kampschreur et al. 2008; Yu et al. 

2010）に及ぼす影響に関する生理学的研究は限られている。その主な原因の一つは、
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O2や他の基質・生成ガスを同時にモニタリングするための適切かつ簡便な分析手法が

限られているためと考えられる。好気・嫌気などの O2濃度は微生物のライフスタイル、

またそれゆえ物質循環を決定づける主な要因の一つである（Brune et al. 2000; Megonigal 

et al. 2004）。本研究で達成されたガス代謝分析の大きな進展は微生物の生理学あるい

は生態学の今後の研究に大きく役に立つと考えられる。 

 

2.4 結論  

改良 GC/MSシステムを用いた分析法の確立によって、微生物の代謝でみられるガス

化合物のほとんどを同時に分析することが可能となった。しかも、2.5分で定量可能で

あり（Figure 2-2）、また、高感度かつ広いダイナミックレンジでの測定が可能となっ

た（Table 2-3、Figure 2-4）。また、ガス導入口を He流で被い、ガスの採取も He流の

中で行うことで（Figure 2-1、2-2）、ガスの採取あるいは導入時の大気の混入を軽減し、

N2 や O2についても同様に測定することが可能となった（Table 2-3、Figure 2-4）。この

改良 GC/MSシステムは微生物学研究のみならず、植物のガス代謝などの他の生物学的

研究にも適用できる。さらに、微生物学研究へのさらなる利用として、安定同位体を用

いたトレーサー法と併せることで、微生物個体群や微生物群集の代謝経路や代謝反応速

度論をより詳細に解析することが可能となる。その応用例の一つとして、次章で述べる

研究では、土壌中の可給態窒素の窒素安定同位体比の測定技術として、可給態窒素を

P. chlororaphis subsp. aureofaciens s ATCC 13985T を用いて N2Oに変換し、その N2Oの窒

素安定同位体比（15N/14N）をこの改良 GC/MSシステムを用いて測定する手法を確立し

た。 

 



Injection! Split ratio! 30!
Injection volume! 200 μL!
Temperature! 100 °C!

GC Separation! Total flow! 61.3 mL/ min!
Head pressure! 38.0 kPa!
Column flow! 2.03 mL/min!
Linear velocity! 56.6 cm/sec!
Temperature program:!
                         100 °C/ min !
50 °C (2.5 min)                   110 °C (0.2min)!

MS detection! Ionization energy! 70 eV!
Ion source temperature! 200 °C!
Interfece temperature! 250 °C!
Detection voltage! 0.80 kV!
Analytical mode! SIM!

Table 2-1 Operational conditions of GC/MS 
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Gas 
species! Diluted gas concentration for calibration (ppm)!

H2! 10.8× 102, 26.9 × 102, 53.5 × 102, 63.6 × 103, 12.1 × 104, 21.9 × 104, 100 × 104 (=100 %)!

N2! 541, 10.8 × 102, 26.9 × 102, 53.5 × 102, 63.5 × 103, 12.0 × 104, 20.6 × 104 (=20.6 %)!

O2! 541, 10.8 × 102, 27.0 × 102, 53.8 × 102, 64.2 × 103, 12.1 × 104, 21.0 × 104 (=21.0 %)!

CH4! 7.2, 57.3, 287, 529, 26.7 × 102, 63.8 × 102, 12.3 × 104, 21.7 × 104 (=21.7 %)!

CO2! 7.2*, 57.3, 287, 529, 26.7 × 102, 64.0 × 102, 12.0 × 104, 21.0 × 104 (=21.0 %)!

N2O! 7.2, 57.3, 287, 529, 26.7 × 102, 63.9 × 102, 12.1 × 104, 21.4 × 104  (=21.4 %)!

Table2-2 Concentrations of gas species prepared for standard calibration. All of standard gas 
preparations listed here were quantified successfully, except one marked with asterisk. !

* peak was too small for m/z 28 of CO2 to quantify at this concentration. !



Gas !
species! m/z! Ion 

species!
 Equation for !

standard curve!
LOD!
(ppm)!

Linear !
dynamic range!

Relative intensity of 
fragment ion (%)!

H2! 2! H2
+!      y = 0.2 x - 34.0! 335.9! 3.0 × 103! 100!

N2! 28! N2
+!      y = 49.1x + 4469.0! 60.5! 3.4 × 103! 100!

14! N+!      y = 1.8x - 32.0! 81.8! 2.5 × 103! 3.7!

O2! 32! O2
+!      y = 36.9x + 1522.7! 69.6! 3.0 × 103! 100!

16! O+!      y = 1.4x + 14.1! 79.6! 2.6 × 103! 3.8!
CH4! 16! CH4

+!      y = 21.2x + 3.1! 3.3! 6.6 × 104! 100!
15! CH3

+!      y = 17.4x + 3.3! 3.8! 5.7 × 104! 82.1!
CO2! 44! CO2

+!      y = 74.6x + 61.3! 5.1! 7.2 × 104! 100!
28! CO+!      y = 6.2x + 93.7! 29.2! 2.8 × 104! 8.3!

N2O! 44! N2O+!      y = 52.8x - 17.6! 2.2! 9.7 × 104! 100!
30! NO+!      y = 14.0x - 0.4! 5.5! 3.9 × 104! 26.5!

Table 2-3  The linear regression equations, estimated limits of detection (LODs), linear 
dynamic ranges and relative intensity of fragment ion. The three lowest concentrations 
quantified were used to obtain linear regressions (n=10 for each concentration). 
Correlation coefficient, R2, of all equations was approximated to 1.00.!
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He (carrier gas)
He (purging gas)

gas sample injection!
(via 8-port valve)!

septum injection port!

sample !
loop 2!
(25 µl)!

sample !
loop 1!
(50 µl)!

vent!

GC! MS!

ion!
source!

quadrupol
e detector!

column!

injection!
port (A)!

8-port 
valve (B)!

He (purging gas)

split control valve
split vent
injection port purging vent

Figure 2-1. Schematic diagram of the commercial quadrupole GC/MS 
analytical system modified in this study. Gas samples were injected using a 
gas-tight syringe via the injection port (A) into one of the two sample loops 
fitted to the 8-port valve (B). The injection port and the 8-port valve were 
enveloped by He flowing in the surrounding jacket to avoid contamination 
with ambient air. Once the sample loop was filled with the injected sample, 
the valve was switched and the gas sample present in either of the sample 
loops was subsequently loaded on the streamline and conveyed by the 
carrier gas stream into the GC separation column. The gas components of 
the sample were separated on the separation column and each gas 
species was detected by the specific mass-to-charge ratio in the 
quadrupole detector.!
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Figure 2-2. Picture of modified injection port and 8-port valve. Injection port was 
consisted mainly of an inlet and a jacket covering it. To avoid contamination from 
ambient air, inlet and 8-port valve were covered with He stream. For measurements, a 
200-μl gas sample was injected using a gas-tight syringe from the part, (A) in the picture 
into either a 25 or 50 μl sample loop. Between sample injections, the injection port and 
the two sampling loops were flushed with ultrapure He as described in the picture."

Inlet 

Jacket covering valve channel "
with He stream 

Jacket covering inlet 
with He stream 

Loop 1"
(25μL) 

Loop 2"
(50μL) 

(A)
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Figure 2-3. The mass chromatogram of a mixture of nine gasses species; H2 (a, 
m/z 2), N2 (b, m/z 14, 28), O2 (c, m/z 16, 32), Ar (d, m/z 40), 13CO (e, m/z 29), 
15NO (f, m/z 31), CH4 (g, m/z 15, 16), CO2 (h, m/z 28, 44), and N2O (i, m/z 30, 
44) in a He matrix.!
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Figure 2-4. Standard curves on a double logarithmic scale for the estimation of dynamic 
ranges for H2 (a, m/z 2), N2 (b, m/z 14, 28), O2 (c, m/z 16, 32), CH4 (d, m/z 15, 16), CO2 
(e, m/z 28, 44), and N2O (f, m/z 30, 44) in a He matrix. The square of the sample 
correlation coefficient, R2, of all the regression lines on the double logarithmic scale were 
above 0.999. Ten replicate injections for the three lowest concentrations, and four 
replicate injections for the higher concentrations were carried out.!
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y = 16966x!
R² = 0.998
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R² = 0.998
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Figure 2-5. Standard curves for the O2 concentration in He and N2 matrices. 
All data are shown as the mean of n=2.!
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Figure 2-6. Concentrations of O2, CO2, and N2O in the headspace of a 
rubber-stoppered serum bottle containing a culture of P. aureofaciens in 
10mM nitrate-amended medium. The gas concentrations and A600 of the 
culture after a 48-h incubation period were 11.5 ± 0.0 % for CO2, 10.1 ± 
0.0 % for N2O, 0.05 ± 0.01 % for O2, and 0.51 ± 0.01 for A600. Error bars 
represent the standard errors of means (n=3), although some error bars 
are masked by the symbols. !
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第 3章 GC/MSを用いた土壌中の窒素化合物の 15N/14Nの測

定法の確立  

 

3.1 緒言  

森林土壌中では様々な窒素変換プロセスが同時並行しておこる。そのため窒素の動態

や循環を理解するためには、それぞれのプロセスの窒素フロー速度の精確な測定が不可

欠である。窒素フローの速度の測定には、従来から窒素安定同位体（15N）が用いられ

ており、そこでは土壌中の窒素の安定同位体比（15N/14N）を精確に測定する必要がある。

そこで本章に記述する研究では、近年開発された脱窒菌法やアザイド法（後述）に、第

2 章で記述した改良 GC/MS システムを組み合わせることによって、土壌中の窒素化合

物の 15N/14Nを簡便かつ精確に測定する方法を新たに確立した。 

 

前述（第 1 章、セクション 1.4）の通り、土壌中で無機態窒素は生成と同時に消費さ

れるため、実際のフローの速度（真の速度、総速度）はプールサイズ（濃度）の変化か

ら算出する速度（見かけの速度、純速度）より大きい。そのため土壌中の窒素循環プロ

セスは、窒素フローの総速度にもとづいて解析する必要がある。また硝化を例にとると、

硝化菌群集の機能は、硝酸のプールサイズや純硝化速度ではなく、総硝化速度に反映さ

れる。そのため硝化菌群集の生態系機能を明らかにするためには、総硝化速度を知るこ

とが不可欠である。すなわち物質循環研究、微生物生態研究の両面から見ても窒素フロ

ーの総速度の測定は非常に重要である。 

15N の利用は、窒素フローの総速度を測定するための強力な分析ツールである。これ

まで 15Nを用いて、土壌中の無機化や硝化の総速度測定が行われてきた（Davidson et al. 

1992）。具体的には土壌に 15NH4
+や 15NO3

–を添加し、NH4
+や NO3

–の濃度と 15N/14Nの単位

時間あたりの変化から総速度を算出してきた。すなわち総速度の測定には、土壌中の窒
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素化合物の 15N/14Nを精確に測定する必要がある。 

窒素化合物の 15N測定について、これまで多くの改良が行われてきた。しかし、いま

だにその分析行程は煩雑であり、同位体比質量分析装置（Isotope ratio mass spectrometry: 

IRMS）のような高価な分析装置を必要とする。そのため、微生物を材料として生態学

的・生理学的研究を行う研究者にとって、その重要性とは反面、総速度を測定するハー

ドルは高い。また、環境サンプルの中でも、土壌サンプルは特に総速度を測定するのが

困難である。土壌は不均一な系であるゆえ、一般に多くのサンプルを測定しなければい

けない（分析の繰り返し数が多い）。そのため煩雑な分析行程や、分析に多量の窒素（す

なわち多量の土壌抽出液）を必要とする測定法は好ましくない。また土壌からの窒素化

合物の抽出には通常 2M KClや 0.5M K2SO4溶液を用いるため、高塩濃度抽出液に対応

した分析法が必要とされる。 

従来、土壌抽出液中の窒素化合物に含まれる 15Nと 14Nの比（15N/14N）は、これらの

化合物を最終的にガス態の N（例えば N2）に変換した後に、IRMS を用いて測定する、

という行程で測定されてきた。従来法による NH4
+、NO3

–、全溶存窒素（total dissolved 

nitrogen: TDN）の 15N/14N測定の行程を Figure 3-1に示す。この行程でこれまで最も用い

られてきた手法は diffusion法（Stark and Hart 1996）である。diffusion法を用いた行程

（Figure 3-1）では、土壌抽出液からまず NH4
+のみを回収し、続いて NO3

–を回収する。

具体的には、土壌抽出液（2M KClまたは 0.5M K2SO4）をアルカリ条件下にして、液中

の NH4
+を NH3として揮発させ、それを酸性のガラスフィルターを用いて NH4

+として回

収する（diffusion法）。NH4
+がすべて回収されたら、土壌抽出液にデバルダ合金を加え、

土壌抽出液中の NO3
–を化学的に NH4

+に還元し、それを再度 diffusion法で回収する。TDN

の場合であれば、過硫酸との反応により、土壌抽出液中の TDN を NO3
–に化学的に酸化

し、デバルダ合金により NH4
+に還元した後、diffusion 法で回収する。NH4

+としてそれ

ぞれ回収された、土壌抽出液中の NH4
+、NO3

–、TDNは、元素分析装置（elemental analyzer: 

EA）付き IRMS（EA-IRMS）の中で燃焼して N2にした後、その
15N/14N を 28N2、

29N2、
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30N2 の比によって算出する。しかし、diffusion法と EA-IRMSの組み合わせにはいくつ

かの測定上の問題点がある。例として次の（A）-（D）を挙げる。 

（A）抽出液中の NO3
!の 15N/14N を測定するためには、その前に NH4

+を抽出液から

diffusion法によって回収しておく必要がある。そのため、NH4
+の回収が不完全であ

れば、全ての測定に大きな誤差を与えてしまう。 

（B）試薬、特にデバルダ合金は不純物として窒素を含んでおり、その高い窒素ブラン

クを考慮しなければいけない（Stephan and Kavanagh 2009）。 

（C）最終生成物である N2は大気の主成分であるため、分析時に大気からの N2の混入

により測定精度が低下するリスクが高い。そのため、精確に分析するためには、サ

ンプルの窒素量を相対的に多く IRMS分析システムに導入する必要がある。そのた

め分析には多くの窒素量（e.g. 60 "g-N）、すなわち多くの抽出液が必要とされる。 

（D）多くの IRMSは自然安定同位体比程度すなわち 0.366 15N atom%（15N atom%  = 100 

# 15N/（14N+15N）（%））程度を中心に、微量の 15Nの変動（例えば 0.363 15N atom%

と 0.372 15N atom%の差）を測定するために設計されている。しかし、総速度は、土

壌に 15Nを加えて測定するために、それに比べて多量の 15Nの変動（例えば 10 15N 

atom%と 30 15N atom%の差異）を扱う。そのため、総速度測定に IRMSを用いると、

多量の 15N が IRMSに導入されるため、IRMSの検出器（ファラデーカップ）が飽

和して測定できない。その場合、抽出液中の 15N/14Nを希釈する（15N atom%を下げ

る）必要が生じる。抽出液中の窒素化合物の 15N/14N の希釈は、その窒素化合物の

14Nを抽出液にスパイクすることで行う。しかし、そのようなスパイクによる 15N/14N

の希釈は、作業行程が煩雑になるだけでなく、大きな誤差を生む可能性がある。 

これらの問題点を補うためのいくつかのオプションも提示されてきた

（Risgaard-Petersen et al. 1993; Stevens and Laughlin 1994; Christensen and Tiedje 1988; 

Sigman et al. 2001; Stange et al. 2007）。その中でも、Sigman et al.（2001）が開発した脱窒

菌法は上記の（A）-（C）をクリアし、実験室内でのハンドリングが最も容易な方法で
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ある。Sigman et al.（2001）は、デバルダ合金による還元および diffusion法の代わりに、

脱窒菌を用いて NO3
– を N2O に還元し、その 15N/14N を IRMS を用いて測定する方法を

確立した。N2Oは大気中の濃度が小さいための、大気からの混入による影響はほとんど

ない。 

しかし、Sigman et al.（2001）の方法も、微量の 15Nの変動を測定する目的に開発され

た測定法である。つまり IRMSを使用するために、上述の問題点（D）は解決されてい

ない。さらに、クライオトラップなどのガス濃縮のための前処理を行うために分析が煩

雑である。従って総速度測定にためには分析行程のさらなる改良が必要である。しかし、

第 2 章で示した改良 GC/MS システムを用いれば、容易に解決できる可能性が高い。

GC/MSシステムは、N2Oの検出に前処理を必要とせず、また N2Oの濃度定量に対して

105のダイナミックレンジを示す（第 2 章）。それゆえ、15N atom%に対しても幅広いレ

ンジすなわち 0.366 15N atom%から 100 15N atom%での定量が可能であることが予想され

る。 

そこで、本章では、土壌中の窒素フローの総速度測定の簡便な測定法の確立のために、

微量の 15Nの変動を測定する目的に近年開発された脱窒菌法やアザイド法（後述）と第

2章で示したGC/MSシステムを組み合わせることで、土壌中の可給態窒素（NH4
+、NO3

–、

NO2
–、TDN）の 15N/14N を簡便かつ精確に測定するための分析法を確立することを目的

とした。 

 

3.2 方法  

本研究の行程を Figure 3-2に示す。この分析システムにおいて、NH4
+、NO2

–、NO3
–、

TDN の測定が 0.366 15N atom%から 100 15N atom%までのレンジで可能かどうか、それぞ

れの窒素化合物の 2M KClまたは 0.5 M K2SO4を用いて作成した標準溶液に対して適用

し、検討した。また、GC/MSはそれぞれの窒素化合物の 15N/14Nのみならず濃度も同時

に測定できると考えられることから、濃度の標準溶液についても作成し、同様の検討を
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行った。 

具体的には、NH4
+は、抽出液から diffusion 法によって回収し（後述: 3.2.2）、過硫酸

酸化法によって NO3
–へと酸化した（後述: 3.2.3）。TDNは、過硫酸酸化法によって NO3

–

へと酸化した（後述: 3.2.4）。従来法の分析行程（Figure 3-1）では、NO3
–および TDNを

NH4
+として回収するが、本研究の行程（Figure 3-2）では NH4

+および TDNを NO3
–に変

換した。NO3
–および NO3

–とした NH4
+、TDN はそれぞれ、第 2 章で用いた脱窒菌 P. 

chlororaphis subsp. aureofaciensATCC 13985Tを用いて N2Oに還元した（後述: 3.2.5）。N2O

とした NH4
+、NO3

–、TDN をそれぞれ、GC/MS システムを用いて濃度と 15N/14N の同時

定量を行った（後述: 3.2.7）。 

また、これまでの総速度測定法においてほとんど対象とされてこなかった NO2
–も対

象とするために、NO2
–の 15N/14N の簡便な測定法の確立を目指した。NO2

–はアジ化水素

との反応により化学的に N2Oに還元し（後述: 3.2.6）、その 15N/14N を GC/MSシステム

を用いて定量した（後述: 3.2.7）。 

 

3.2.1 濃度測定および同位体比（ 15N/14N）測定用の標準溶液の作成  

一般的に、土壌中の可溶態窒素の抽出には 2 M KCl溶液が用いられる。そのため 2 M 

KCl溶液を用いて、NH4
+、NO2

–、NO3
–、TDNの標準溶液を作成した。また、一般的に、

土壌微生物バイオマス窒素の測定には 0.5 M K2SO4溶液が用いられる。すなわち土壌微

生物バイオマス窒素は、土壌をクロロホルム燻蒸する前後に 0.5 M K2SO4溶液で抽出さ

れた土壌中の TDNの差から算出される。そのため 0.5 M K2SO4溶液を用いて、TDNの

標準溶液を作成した。 

15N/14N測定用に 0.37、10.3、20.2、49.8、99.3 15N atom%の標準溶液を、濃度測定用に

0、10、20、50、100 "M-N（NH4
+）または 0、100、200、500、1000 "M-N（NO3

–、TDN）

の標準溶液を作成した。TDNの測定のためには、標準物質としてグリシンを用いた。15N

標準溶液には 15Nラベルされた窒素化合物（NH4Cl、NaNO2、KNO3、グリシン、99.3 15N 
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atom%; Isotec Inc., OH, USA）を用いた。その他の試薬は Wako Pure Chemical Industries 

Ltd.（Osaka, Japan） の製品を用いた。分析に使用した KCl、MgO、K2SO4には不純物

として窒素が含まれているために、使用前に 450°C で 4 hr熱する事で、不純物の窒素

を揮発させ、結果として測定の際の窒素ブランクを軽減させた。 

これらの標準溶液を用いて、以下 3.2.2-3.2.7を行った。 

 

3.2.2 diffusion法による NH4
+の回収（Figure 3-2、Diffusion to collect NH4

+）  

2 M KCl溶液中の NH4
+は diffusion法によって回収した。手順は以下の通りである。（1）

まず NH3 ガスをトラップするためのテフロンパックを作成した。これは、ガラスフィ

ルター （GF/D, 1 cm diameter, muffled at 450°C for 4 hr; Whatman Int. Ltd., Maidstone, UK）

に 2 M H2SO4を 20 "L滴下し、それをガス透過性のテフロンテープ（2.5 cm # 5-6 cm, 

#Z221880; Sigma-Aldrich）で包んだ。気体である NH3のみがテフロンテープを透過し、

酸性のガラスフィルターによって (NH4)2SO4 としてトラップされるという仕組みであ

る。（2）続いて、10mLの NH4
+標準溶液を高密度ポリエチレンボトル（60 ml, NL2114-0002, 

Nalgene; Thermo Fisher Scientific K.K., Yokohama, Japan）に入れ、そこにテフロンパック

を加え、MgOを 0.03 g加えた。ボトルはすぐに蓋を密に閉めた。MgOを加える事で溶

液はアルカリ条件化になり、溶液中の NH4
+は NH3となり揮発する。（3）これを 37℃で

1週間インキュベートした後、NH3をトラップしたテフロンパックを回収した。 

 

3.2.3 NH4
+の NO3

–への過硫酸酸化（Figure 3-2、Persulfate oxidation of NH4
+ to NO3

–） 

トラップした NH4
+を、過硫酸との反応により NO3

–にまで酸化した。手順は以下の通

りである。（ 1）まず NH4
+を NO3

–にまで酸化するために過硫酸酸化反応液

（Persulfate-oxidizing reagent: POR）を作成した。PORは、蒸留水 100 mlに対して、NaOH

を 1.52g、K2S2O8を 5 g、ホウ酸を 3g加えて作成し、pH試験紙で pH12程度である事を

確認した。（2）次に、テフロンパック中の NH4
+を溶出させた。すなわち、テフロンパ



 61 

ックを洗浄したハサミで開封し、 (NH4)2SO4としてトラップしたガラスフィルターを取

り出し、14 mlのねじ口ガラス試験管 （71-063-006; Iwaki, AGC Techno Glass Co. Ltd., 

Chiba, Japan）に移した。試験管に 2 mlの蒸留水を入れ、 ねじ口キャップ （71-028-004; 

Iwaki）をしめ、10分程度放置することで、NH4
+を溶出させた。（3）続いて、試験管に

2 mlの PORを試験管に入れ、すぐにねじ口キャップを密にしめた。この試験管を 121°C

で 1 時間、オートクレーブにかけることで、NH4
+をすべて NO3

–に酸化した。オートク

レーブ終了後、溶液の pHが 6程度になっていることを確認した。試験管は次の分析ま

で 4°Cで保存した。 

 

3.2.4 TDNの NO3
–への過硫酸酸化（Figure 3-2、Persulfate oxidation of TDN to NO3

–） 

全溶存窒素（TDN = DON+ NH4
+ + NO2

–+ NO3
–）についても同様に過硫酸との反応によ

って NO3
–にまで酸化した。まず 2M KClおよび 0.5M K2SO4溶液で作成したグリシン標

準溶液 1 mlを試験管に入れ、PORを 2 ml加えた。その後の分析条件ならびに行程は全

て NH4
+溶液の場合と同様である。 

 

3.2.5 脱窒菌法による NO3
– の N2Oへの還元  

（Figure 3-2、Reduction of NO3
– to N2O by denitrifier）  

NO3
–および NO3

–に酸化した NH4
+と TDNをそれぞれ脱窒菌法によって N2Oに還元し

た。手順は以下の通りである。（1）まず、N2O還元能のない脱窒菌、P. chlororaphis subsp. 

aureofaciens ATCC 13985Tを Casciotti et al.（2002）にしたがって培養した。すなわち 120 

mlのガラスバイアル（0501-09, vial No. 8, Maruemu Corp. Co. Ltd. Osaka, Japan）に培養液

100 mlを入れ、ブチルゴム栓とアルミシールで密閉し、121°Cで 1時間オートクレーブ

滅菌した。培養液の組成は Difco™ Tryptic Soy Broth（Becton Dickinson, NJ, USA）、10 mM 

KNO3、7.5 mM NH4Cl、36 mM KH2PO4である。この培養液にシリンジを用いて、同じ

組成の培地で 6-10日間前培養した P. aureofaciens ATCC 13985Tの培養液を 1ml添加した。

6-10日（培養液中の NO3が全て N2Oになり、P. aureofaciens ATCC 13985Tが飢餓状態と
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なる）26.5°Cで静置培養した。（2）培養後、NO2
–の生成がないことを比色検定により確

認し、遠心（9600 # g、10 min）によって菌体密度を 6倍に濃縮した。（3）続いて、濃

縮した培養液を Heでパージし、溶存している N2Oを完全に取り除いた。（4）その培養

液 2 mLを 20 mL のガラスバイアル（Autosampler Vial, 20-CV; Chromacol, Welwyn Garden 

City, UK）に分注したのち、ブチルゴム栓（Anaerobic stopper, Kanda Co., Tokyo, Japan）

とアルミキャップで密閉した。これをさらに 30 分間 He で再度パージする事で、バイ

アル中の O2と N2Oをすべて Heで置換した。（5）ここに、NO3
–および NO3

–に酸化した

NH4
+と TDNの標準溶液をシリンジで 1 ml添加した。添加量は添加前と添加後の重さの

差から、重量で記録した。（6）添加後、バイアルはオーバーナイトで培養し、NO3
–を全

て N2Oに還元した。（7）培養後、6 M NaOHを 0.3 mLシリンジで添加し、殺菌した。

この操作は殺菌によって反応を停止させると同時に、培養液をアルカリ性にするため、

気相中の CO2を液相に溶存させる。最後にシリコンシーリング剤（KE-42-T; Shin-Etsu 

Chemical Co. Ltd., Tokyo, Japan）をセプタムの表面に塗り、N2Oがバイアルから抜けて

行く可能性を除外した。 

 

3.2.6  アザイド法による NO2
– の N2Oへの還元  

（Figure 3-2、Reduction of NO2
– to N2O with azide）  

本研究では、これまでの総速度測定法においてほとんど対象とされてこなかった

NO2
–についても対象とするために、NO2

–の 15N/14Nの簡便な測定法の確立を目指した。 

NO2
–はアザイド法（McIlvin and Altabet 2005）によって N2Oに還元した。すなわち HNO2

をアジ化水素（HN3）との反応により化学的に N2Oに還元した。HNO2と HN3の反応式

は以下の通りである。  

 

HNO2 + HN3 → N2O + H2O + N2 -- (eq. 3.3) 

 

なお、この反応により生成する N2Oの 2分子の Nにうち、一分子は NO2
–の Nに、もう
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一分子の N は HN3の N に由来する。また N2O の構造式は N-N-O であり、一番目の N

はNO2
–のNに、２番目のNはHN3の一分子のNに由来する。それを反応式で次に示す。 

 

HNaO2 + HNb
3 → Nb-Na-O + H2O + Nb

2 -- (eq. 3.4) 

 

手順は以下の通りである。（1）まずアジ化ナトリウム（NaN3）を酸性条件下におき、

HN3溶液を作成した。すなわち、20 mlのバイアルに 2 M NaN3溶液を 5 ml加え、ブチ

ルゴム栓とアルミシールで密閉した。そのバイアルをドラフト内に移し、短いニードル

を気相に刺し、20% 酢酸溶液 5 mlをシリンジでバイアルに添加した。続いてアザイド

／酢酸バッファー溶液を He で 30 分以上パージして、溶液中の N2O を短いニードルを

通して除去した。（2）続いて、HNO2 と HN3との反応により N2O を生成させた。すな

わち、NO2
–の標準溶液 5mLを 10mlのバイアルに加え、ブチルゴム栓とアルミシールで

密閉し、ドラフト内に移した。そこにパージしたアザイド／酢酸バッファー溶液を 0.3 

ml、シリンジで添加した（McIlvin and Altabet 2005）。バイアルを数秒穏やかに振り、30

分間ドラフト内に静置し、NO2
– をすべて N2Oに還元した。（3）最後に 6 M NaOHを 0.3 

ml加え、反応を停止させた。 

HN3は毒性のガスでもあるので、全ての操作はドラフト内で行った。 

 

3.2.7 GCMSによる N2O の濃度と 15N atom%の測定  
（Figure 3-2、N2O concentration and its 15N atom% measurement by GC/MS）  

NH4
+、NO3

-、TDN、NO2
-からそれぞれ生成した N2Oの濃度および 15N/14Nを、第 2章

で示した GC/MSシステムを用いて測定した。GC/MSの検出器電圧は 1.2 kVに設定し、

その他の分析条件は第 2章に記載した条件を用いた。測定は、バイアルのヘッドスペー

スから 250 "Lをガスタイトシリンジ（Series A-2, VICI; Valco Instruments）で採取し、50 

"L のサンプルループを通して、GC/MSへ導入した。 

本実験で検出される N2Oの主な分子量は次の通りである。m/z 44（14N-14N-16O）、m/z 45
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（15N-14N-16O、14N-15N-16O）、m/z 46（15N-15N-16O、14N-14N-18O）と、それらがフラグメン

テーションを受けた m/z 30（14N-16O）、m/z 31（15N-16O）。そこで、m/z 44、45、46の存

在比から、それぞれの窒素化合物の 15N atom%を Stevens et al.（1993, 1997）の式を用い

て算出した。 

 

15N atom% in N2O = 100 # (45R + 2 # 46R ! 17R - 2 # 18R) / (2 + 2 # 45R + 2 # 46R) -- (eq. 3.5) 

 

45R: m/z 45のピークエリア / m/z 44のピークエリア 

46R: m/z 46のピークエリア / m/z 44のピークエリア 

17R: 17O/16O （= 379.9 # 10-6, Li et al., 1998） 

18R: 18O/16O（= 2005.2 # 10-6, Baertschi 1976） 

 

 

3.3 結果  

3.3.1 N2Oの分離と検出  

Figure 3-3に本研究のGC/MSシステムで得られた典型的な 2つのクロマトグラムを示

す。Figure 3-3の（a）、（b）は 0、100、200、500、1000 "M-Nの NO3
–（0.37 15N atom%）

を N2Oに還元し、分析し、得られたクロマトグラムである。（a）は m/z 44（14N-14N-16O）

を、（b）は m/z 30（14N-16O、14N-14N-16Oのフラグメントイオン）をモニタリングした結

果である。Figure 3-3の（c）、（d）、（e）は 0.37、10.3、20.2、49.8、99.3 15N atom%の NO3
–

（100 "M-N）を N2Oに還元し、分析し得られたクロマトグラムである。（c）は m/z 44

（14N-14N-16O）、（b）は m/z 45（15N-14N-16O、14N-15N-16O）、（c）m/z 46（15N-15N-16O、14N-14N-18O）

をモニタリングした結果である。Figure 3-4に Fig. 3-3（c）－（e）の 20.2 15N atom%のピ

ークの拡大図を示す。 

N2O（14N-14N-16O）と CO2（
16O-12C-16O）は同じ分子量（MW = 44）をもつ。しかし、
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第 2章で示した通り、本研究の GC/MS分析システムにおいては CO2と N2Oはガスクロ

マトグラフによって完全に分離されており、N2Oは単独ピークとして検出される。Figure 

3-4においても、CO2と N2Oは完全に分離されている。また Figure 3-4において CO2の

ピークが N2O のピークに比べてはるかに小さいのは、脱窒菌法において、最終的に

NaOHを添加し（3.2.5）、気相の CO2を溶存させたことによる。 

本研究では、測定の妥当性をチェックするためにも、m/z 44、45、46 だけでなく、

m/z 30、31も同時にモニタリングした。m/z 30、31のモニタリングでは N2Oの主なフ

ラグメントイオン NO+（14N-16O、15N-16O）は検出されるが、CO2の主なフラグメントイ

オン CO+（12C-16O、m/z 28）は検出されない。 

 

3.3.2 2 M KCl 溶液中の NO3
–、TDN、NH4

+の濃度および 15N分析  

Figure 3-5の（a）-（c）に 2 M KCl 溶液中の NO3
-、TDN、NH4

+のそれぞれの濃度と

ピークエリアの関係（濃度の標準曲線）を示す。N2O のピークエリアは分子イオン

（N-N-O）の m/z 44+45+46とフラグメントイオン（N-O）の m/z 30+31から作成した。

その結果、Figure 3-5の（a）と（b）において、NO3
–と TDNについて、濃度 0-1000 "M

とピークエリア（m/z 44+45+46および m/z 30+31）との間で良い直線性が得られた（R2 

> 0.999）。Figure 3-5の（c）において、NH4
+について、濃度 0-100 "Mとピークエリア（m/z 

44+45+46および m/z 30+31）の間で良い直線性が得られた（R2 > 0.999）。 

Figure 3-5の（d）-（f）に 2 M KCl 溶液中の NO3
–、TDN、NH4

+のそれぞれの実際の

15N atom%とピークエリアから算出した 15N atom%の関係（15N atom%の標準曲線）を示

す。ピークエリアからの 15N atom%の算出は、得られた N2O ピークの m/z 44、45、46

のエリア値から eq. 3.5をもとに算出した。その結果、Figure 3-5の（d）-（f）において、

NO3
–、TDN、NH4

+について、0.37–99.3 15N atom%のレンジで、実際の 15N atom%とピー

クエリアから算出した 15N atom%の間で良い直線性が得られた（R2 > 0.999）。 

Figure 3-5の（f）の差し込み図に、0.37、0.46、1.05、2.54、5.07、9.26 15N atom%の NH4
+
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で作成した標準溶液を用いて作成した 15N atom%の標準曲線を示す。NH4
+はNO3

–や TDN

に比べて、その 15N/14N を精確に定量するのが困難である。NH4
+は、N2O に変換するま

でに、NO3
–や TDNと比べて diffusionなど、より多くの前処理を必要とするので、特に

その 15N atom%が小さいときには難しいはずである。それにもかかわらず、NH4
+の標準

曲線は低い 15N atom%（0.37 - 9.26）のレンジにおいても良い直線性が得られた（R2 > 

0.999）。 

 

3.3.3 0.5 M K2SO4溶液中の TDNの濃度および 15N分析  

Figure 3-6の（a）に 0.5 M K2SO4溶液中の TDNの濃度とピークエリアの関係（濃度の

標準曲線）を示す。濃度 0-1000 "Mとピークエリア（m/z 44+45+46および m/z 30+31）

の間で良い直線性が得られた（R2 > 0.999）。続いて、Figure 3-5の（b）-（f）に 0.5 M K2SO4

溶液中の TDNの実際の 15N atom%とピークエリアから算出した 15N atom%の関係（15N 

atom%の標準曲線）を示す。0.37-99.3 15N atom%のレンジで、実際の 15N atom%とピーク

エリアから算出した 15N atom%の間で良い直線性が得られた（R2 > 0.999）。 

 

3.3.4 2 M KCl 溶液中の NO2
–の 15N分析  

Figure 3-7に 2 M KCl 溶液中の NO2
–の実際の 15N atom%とピークエリアから算出した

15N atom%の関係（15N atom%の標準曲線）を示す。ピークエリアからの 15N atom%の算

出は、得られた N2Oピークの m/z 44、45、46のエリア値から eq. 3.5の式をもとに算出

した。その結果、0.37-99.3 15N atom%のレンジで、実際の 15N atom%とピークエリアか

ら算出した 15N atom%の間で良い直線性が得られた（R2 > 0.999）。HNO2と HN3との反

応で生成する N2O の 2 分子の N にうち、一分子は HNO2の N に、もう一分子の N は

HN3の Nに由来するため（eq. 3.4）、回帰直線の傾きは 0.5に近くなった（0.475）。 

 

3.4 考察  
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本研究は、NH4
+、NO2

–、NO3
–、TDNをそれぞれ、同位体比として 0.37 15N atom%から

99.3 15N atom%のレンジで、濃度として 0 - 1000 "M（0 - 100 "M-NH4
+）のレンジで測定

が可能かどうかを、標準溶液を用いて検討した。その結果、すべての窒素化合物の 15N 

atom%の標準曲線、また濃度の標準曲線において良い直線性（R2 > 0.999）が得られた。

すなわち本研究の分析行程によって、2M KCl 中の NH4
+、NO2

–、NO3
–、TDN の同位体

比と濃度が一度に測定できるようになった。総速度測定の際に見られる土壌抽出液中の

窒素化合物の濃度および 15N/14Nは、ほとんどの場合、本研究での測定レンジ（0 - 1000 

"M-N（0 - 100 "M-NH4
+）および 0.37 - 99.3 15N atom%）に含まれる。 

まず本研究では、従来、0.366 15N atom%程度を中心に、微量の 15Nの変動（例えば 0.363 

15N atom%と 0.372 15N atom%の差）を測定するために開発された脱窒菌法やアザイド法

を、総速度測定のために、0.37 15N atom%から 99.3 15N atom%のレンジでの 15N解析法に

適用した。それにより、diffusion法と EA-IRMSを用いた行程（Figure 3-1）で見られる

問題点（A）-（C）（前述: 3.1）を以下のように解決できた。すなわち、（A）NH4
+を diffusion

法によって回収するという行程を経ずして、NO3
–の 15N/14N を測定することが可能とな

った。また、（B）NO3
–および TDN の測定の際、デバルタ合金による NH4

+への還元と

diffusion法による回収というプロセスを経ずして、一度に N2Oに還元できるので、行程

が短縮されると同時に、従来の方法でみられる高い窒素ブランクは見られなかった。さ

らに、（C）最終的に大気中の 78%を占める N2ではなく、310 ppb 程度しか存在してい

ない N2O に変換して測定するため、大気の混入による測定精度の低下のリスクは著し

く軽減された。 

続いて、第 2 章で示した GC/MS システムを用いたことによって、IRMS で見られた

分析行程上の問題点（D）（前述: 3.1）についても以下のように解決できた。すなわち、

（D）0.37 15N atom%から 99.3 15N atom%のレンジでの 15N解析が可能なことから、抽出

液中の 15N/14N を装置の測定可能なレベルに合わせるように希釈する必要がない。それ

により、分析作業が煩雑になることなく、精確な測定が可能である。GC/MS システム
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を用いる利点は、他にもある。（1）-（3）に示す。 

（１）GC/MS は IRMS に比べて、はるかに安価であり、微生物の代謝解析に広く使用

されている（第 2章）。そのため、微生物を材料として生態学的・生理学的研究を

行う多くの研究室において使用可能な分析装置である。 

（２）分析の前処理に化学トラップ（chemical traps）やクライオフォーカスユニット

（cryofocusing units）などのガス濃縮のための前処理を必要としないヘッドスペー

ス法であるために、測定が格段にシンプルである。 

（３）IRMSでは通常、濃度は測定できないが、GCMSでは Figure 3-5（a）-（c）および

Figure 3-6（a）で示したように、15N/14N と同時に濃度も測定できる。 

すなわち、GC/MS システムを用いたことによって、土壌中の窒素フローの総速度は

これまでにないほどに簡便に測定できるようになった。これは、微生物の生態学や生理

学を研究対象とするような研究者においても充分に実行可能な手法である。 

本研究では、上述の GC/MS分析システムによって 6サンプルの分析を 12分で行うこ

とができた。すなわち、一日に 100サンプル以上の測定が可能である。また、各窒素化

合物の 15N測定を 1-10 mlの抽出液を用いて、解析することができる。これは多くの窒

素量（e.g. 60 "g-N）、すなわち多くの土壌抽出液を必要とした従来の分析手法（Figure 

3-1）の 1/10-1/100 倍の量である。このように少量の抽出液を試料として、多くの測定

が可能になったことは、多数のサンプルを分析しなければならない土壌を対象とする研

究にとっては非常に重要な利点である。 

 



IRMS Calculate 14,15N-DIN/DON!

Persulfate oxidation 
of TDN to NO3

-

DON!
(TDN)

Combustion to N2!

NO3
- NH4

+

Diffusion to collect NH4
+

Reduction to NH4
+!

with Devardaʼs alley 

Combustion to N2!

Reduction to NH4
+!

with Devardaʼs alley 

Diffusion to 
collect NH4

+

Figure 3-1. Flowchart showing most popular analytical procedures to data for 
different N forms.!
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modified 
GC/MS Calculate 14,15N-DIN/DON!

Persulfate oxidation 
of TDN to NO3

-

DON!
(TDN)

Reduction to N2O 
by denitrifier!

NO3
- NO2

-

Reduction to N2O 
with azide!

NH4
+

Diffusion to 
collect NH4

+

Persulfate oxidation 
of NH4

+ to NO3
-

Reduction to N2O 
by denitrifier!

Reduction to N2O 
by denitrifier!

Figure 3-2. Flowchart showing analytical procedures for different N forms in this study. !
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Figure 3-3. Typical chromatograms of our analytical method. The upper two graphs 
show the chromatograms with constant 0.37 15N atom% with different concentrations (0, 
100, 200, 500, and 1000 μM) scanning m/z 44 (A) and m/z 30 (B). The lower three 
graphs show the chromatograms with constant 100 μM with different 15N atom% (0.37, 
10.3, 20.2, 49.8, and 99.3 15N atom%) scanning m/z 44 (C), m/z 45 (D) and m/z 46 (E). "
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Figure 3-4. Closeup of the chromatogram (20.2 15N atom% in Figs. 3-3C-3E). 
The tiny peak at the analytical time of ca. 5.4 min was CO2 with no signal of 
m/z 30 or 31. This CO2 peak is caused by air contamination and CO2 in the 
vial that is not trapped by NaOH. Although it is quite difficult to eliminate this 
CO2, good separation of CO2 from N2O (at 5.5 min) was established using 
our analytical procedures !
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Figure 3-5. Calibration curves between concentrations and peak area (m/z 
44+45+46 or 30+31; A, B, C) with 15N atom% of 0.37%, and between 
calculated and true 15N atom% (D, E, F with concentration of 100 μM) for 
different N forms (A and D for NO3

-, B and E for TDN and C and F for 
NH4

+) dissolved in 2 M KCl. Regression curves for concentration (A, B and 
C) with peak area of m/z 44+45+46 (open square) and m/z 30+31 (solid 
circle) each produced sufficient quality (R2 > 0.999 in all cases). We 
checked 15N analysis with low 15N contents (< 10 15N atom%) for NH4

+ 
(inset in F) using the most complicated procedure (Fig. 3-2). Our analytical 
procedures showed a good relation between measured and true 15N atom
% (inset in F). "
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Figure 3-6. Calibration curves between concentrations and the peak area 
(m/z 44+45+46) with 15N atom% of 0.37%, and between the calculated and 
true 15N atom% with concentration of 100 μM for TDN in 0.5 M K2SO4. To 
produce the N2O to measure, 1 mL out of 10 mL of the persulfate-oxidized 
solution (mixture of 2 mL POR plus 8 mL of standard solution) was fed to 
the denitrifier. Regression curves for concentration (A) with peak area of m/
z 44+45+46 (open squares) and m/z 30+31 (solid circles) produced 
sufficient quality (R2 > 0.999). For 15N contents (B), high correlation (R2 > 
0.999) confirmed the applicability of our analytical procedures."
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Figure 3-7. Calibration curve for 15N content for NO2
- in 2 M KCl with the 

constant concentration of 100 μM: 1 mL of the solution was reacted with 
azide buffer in a 10 mL headspace vial. The azide method incorporates one 
N atom from azide and one atom from NO2

-, resulting in the low slope of the 
regression line (0.475)."
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第 4章 高窒素負荷環境にある中国亜熱帯林土壌における窒素

フローの解析  

 

4.1 緒言  

この章では、第 3章で確立した手法を用いて、窒素フローの総速度を算出し、調査地

である DHSBR（第１章、セクション 1.6）の広葉樹林、松林、混合林のコントロール区

における窒素フローの特徴を明らかにすることを目的とした。これら 3つの森林は同程

度の量の無機態窒素が大気から流入している（32-34 kg N ha-1 yr-1 of NH4
+ + NO3

–）（Table 

1-2）。しかし、窒素の流出量は大きく異なる（Table 1-2）。特に広葉樹林からは、表層 0 

cmから 20 cmの土壌において、松林と混合林に比べて多量の NO3
–が流出している（広

葉樹林：42-48 kg-N/ha/yr、松林および混合林：14-20 kg-N/ha/yr（Table 1-2））。したがっ

て、広葉樹林では、松林や混合林に比べて、土壌中の NO3
–生成（硝化）速度が高いと

推測される。しかし、これら 3つの森林の窒素フローの速度は明らかになっていない。

そこで、この章に記述する研究では、これら 3つの森林それぞれの窒素フローの速度を

算出し、上記の推測の妥当性を検証した。またそれらの窒素フローの情報から 3つの森

林の窒素飽和程度を考察した。 

 

本研究では窒素フローの測定に 15N同位体希釈法を用いた。硝化を例にとると、総硝

化速度は 15NO3
–を土壌に加えた後の、NO3

–の濃度（14N + 15N）の変化速度および NO3
–

の窒素安定同位体比（15N/14N）の“希釈”速度から算出することができる。原理は次の

通りである。NO3
–の 15N/14Nは、硝化（14NH4

+からの 14NO3
–の生成）によって 14NO3

–のみ

が生成されるために希釈される（15N/14Nの値が小さくなる）。一方、微生物による同化

や脱窒などの消費プロセスによって、NO3
–の濃度は変化するが、15N/14Nは変化しない

（その時点における 15N/14Nをもつ NO3
–が消費されるため 15N/14Nの値は変化しない）。
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すなわち、生成プロセスのみが NO3
‒の 15N/14Nを変化させるために、NO3

–生成の総速度

とそれに続く NO3
–消費の総速度をそれぞれ分けて算出することが出来る。それを数式

で表すと（eq.4.1 - 4.2）のようになる。14Nと 15Nはある時間の 15NO3
–と 14NO3

‒の濃度で

ある。 

 

  -- (eq. 4.1) 

         -- (eq. 4.2) 

 

このように、15NO3
‒を土壌に加え、15NO3

–と 14NO3
–の濃度変化から、総硝化速度および

総 NO3
–消費速度を算出することができる。総無機化速度についても同様である。15NH4

+

を土壌に加え、15NH4
+と 14NH4

+の濃度変化から、総無機化速度および総 NH4
+消費速度を

算出することができる（Hart et al. 1994）。 

15N同位体希釈法は、従来からよく用いられている他の方法（純硝化速度測定、15N

トレーサー法）でみられる問題点を解決している。問題点とはすなわち、（1）NO3
–濃度

の単位時間当たりの正味の変化である純硝化速度は（eq. 4.1）で表され、実際の硝化速

度（総硝化速度）より小さい（2）15Nトレーサー法つまり、15NH4
+を土壌に加え 15NO3

–

の生成を見る方法では、硝化の基質を加えるために硝化を促進させる可能性がある。ま

た生成した 15NO3
–は同時に消費される可能性があるため、実際の速度を反映しない可能

性がある。これらのことから、無機態窒素の動態が他の生態系に比べて著しいと考えら

れている森林土壌における窒素フローの総速度解析には、15N同位体希釈法が最もよく

用いられている（Hart et al. 1994）。 

 

4.2 方法  

4.2.1 供試土壌  
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供試土壌は 2008年 9月に採取した土壌である（第 1章、セクション 1.6）。すなわち、

DHSBRの広葉樹林、松林、混合林のコントロール区内 6カ所ずつから採取し、それぞ

れ 2mmのふるいを通した土壌である。 

 

4.2.2 NH4
+とNO3

!濃度の測定  

土壌中のNH4
+とNO3

!濃度は2 M KCl溶液を用いて測定した。土壌10 gに対して、2 M 

KCl溶液を50 mlを加え、1時間振とうし、遠心（7000 " g、10min）した後、ガラスフィ

ルター（GF/F; Whatman Int. Ltd., Maidstone, UK）を用いてろ過した。ろ液中のNH4
+とNO3

!

濃度はオートアナライザー（TRAACS 800; Bran+Luebbe, Tokyo, Japan）を用いて測定し

た。 

 

4.2.3 窒素フローの総速度測定  

4.2.3.1 土壌培養および 15N測定  

各森林内 6地点から採取した土壌サンプルそれぞれから、7 gの土壌サンプル（サブ

サンプル）を 2つ、別々にねじ口プラスチックチューブ（50 ml, Corning, Corning Inc. NY, 

USA）に入れ、26°C で 24時間、前培養した。スクリューキャップは緩めて開放系にし

た。総無機化速度の測定は以下の手順で行った。（1）各サブサンプルに 5 mM NH4Cl（99.3 

15N atom%, SI Science Co., Ltd., Saitama, Japan）を 350 µL加えた。15N溶液は土壌中で均

一に広がるように、シリンジ（25 G " 6 mm, Top Corporation, Tokyo, Japan）と細いニー

ドル（25 G " 6 mm, Top Corporation）を用いて一滴ずつ加え、土壌を緩やかに混合した。

（2）2 つのサブサンプルのうち 1 つは 15 分間、もう 1 つはさらに 24 時間、いずれも

26°Cでインキュベートした。（3）インキュベート後、2 M KCl溶液を 35 mL加えた。1

時間振とうし、遠心（7000 " g、10min）した後、ガラスフィルター（GF/F; Whatman Int. 

Ltd.）を用いてろ過した。ろ液は 4 °Cで保存した。 

総硝化速度の測定には、同様に各森林内 6地点から採取した土壌サンプルそれぞれか



 79 

ら 7 gの土壌サンプル（サブサンプル）を 2つ別々にプラスチックチューブに入れ、26°C 

で 24時間前培養した。その後、各サブサンプルに NH4Clではなく、5mM KNO3（99.3 15N 

atom%, SI Science Co., Ltd.）を添加し、上記と同様の手順を繰り返した。 

ろ液中の NH4
+と NO3

-の濃度と 15N/14Nの測定は第 3章で記述した方法で行った。すな

わち、ろ液中の NO3
–は脱窒菌法によって N2Oに還元し、濃度と 15N/14Nを第 2章で記述

した GC/MS システムを用いて測定した。ろ液中の NH4
+について、濃度は分光光度計

（JASCO corporation, Tokyo, Japan）を用いてインドフェノールブルー法（Keeney and 

Nelson 1982）によって比色定量した。15N/14Nは diffusion法の後、過硫酸酸化によって

NO3
–にした後、上記の方法と同様に測定した。 

 

4.2.3.2 総生成・消費速度の算出  

総速度は Kirkham and Bartholomew（1954）の式に基づいて算出した。総無機化速度

を 1日当たりの NH4
+の生成量として、その算出式を以下に示す。 

! 

m =
[NH4

+]0 " [NH4
+]t

t
•

log(APE0 /APEt )
log([NH4

+]0 /[NH4
+]t )

-- (eq. 4.3) 

! 

cA = m "
[NH4

+]t " [NH4
+]0

t
-- (eq. 4.4) 

m: 総無機化速度（gross N mineralization rate）（mg N kg-soil -1 day-1） 

cA: 総 NH4
+消費速度（gross NH4

+ consumption rate）（mg N kg-soil -1 day-1） 

t: 培養期間、1 日 

APE0: time-0における NH4
+の 15N atom % excess 

（15N atom % excess = 15N添加後の 15N atom % - 15N添加前の 15N atom % 

（バックグラウンド：0.366atom%-15N）） 

APEt: time-tにおける NH4
+の 15N atom % excess 

[NH4
+]0: time-0における NH4

+濃度 (mg N kg-soil -1)  

[NH4
+]t: time-tにおける NH4

+濃度 (mg N kg-soil -1) 
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総硝化速度（総 NO3
–生成速度）および総 NO3

–消費速度は上記の式の NH4
+を NO3

–に

置き換えて算出した。純硝化速度は一日当たりの NO3
–の変化として算出した。総無機

化速度と総 NH4
+消費速度、総硝化速度と総 NO3

-消費速度は、それぞれ 15 分および 24

時間 15分培養のサブサンプル中の NH4
+と NO3

-の濃度（14N + 15N）および 15N/14Nを用い

て算出した。 

Kirkham and Bartholomew（1954）の式、（eq. 4.3）および（eq. 4.4）は、以下の 3つの

仮定（1）－（3）のもと、（eq. 4.1）および（eq. 4.2）を変形したものである。 

（1）15Nと 14Nは土壌中で、また微生物の取り込みの際、同じように振る舞う 

（2）対象とする窒素フローの速度は培養期間中一定である 

（3）培養期間中に同化された 15Nは再び無機化することはない。 

実際には、これらの仮定は必ずしも成立しないが、培養期間が短期間（1~2 日）であ

ればその誤差は小さいと考えられている（Davidson et al. 1991）。 

 

4.2.3.3 総不動化速度の算出  

消費速度は微生物による同化、土壌有機物への吸着、ガスによる揮散など全ての消費

プロセスの速度の合計である。本研究では、既往研究（Tietema and Wessel 1992; Tietema 

1998）にもとづいて NH4
+の消費プロセスは不動化（immobilization、微生物同化や土壌

有機物への吸着）と硝化という仮定のもと、以下の式から NH4
+の総不動化速度を算出

した（Davidson et al., 1991）。 

 

総 NH4
+不動化速度 = gross NH4

+消費速度 – 総硝化速度 -- (eq. 4.5) 

 

NO3
–の消費については、既往研究（Tietema and Wessel 1992; Tietema 1998）にもとづ

いて、主に NO3
–の不動化（微生物同化や土壌有機物への吸着）によるものとした。 
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総 NO3
–不動化速度 = gross NO3

–消費速度 -- (eq. 4.6) 

 

本実験は植物によるNO3
–の吸収や水移動にともなうNO3

–溶脱などによるNO3
–消費プ

ロセスのない条件下で行われ、かつ好気条件での培養のため、脱窒活性は抑制されてい

ると考えられるため、他の消費プロセスすなわち植物による吸収ならびに溶脱、脱窒に

ついては考慮しない。また本章では NO3
–生成はすべて NH4

+からの生成とした。本章で

対象としたプロセスについて Figure 4-1に示す。 

 

4.2.4 統計解析  

森林間の窒素フロー速度の有意差検定は一次元分散分析（one-way analysis of variance 

(ANOVA) with Turkey’s test）で行った。純硝化速度と NO3
–濃度との間で相関分析を行っ

た。また総硝化速度と以下のパラメーター、すなわち総無機化速度、総 NH4
+不動化速

度、総 NO3
–不動化速度、純硝化速度および NO3

–濃度との間で相関分析を行った。# レ

ベル 0.05を有意差の指標とした。全ての統計解析は R software（R Development Core Team, 

2007）を用いて行った。 

 

4.3 結果  

DHSBRの広葉樹林、松林、混合林のコントロール区から採取した土壌の pH、NH4
+

と NO3
–濃度、CN比（全炭素量／全窒素量: C/N）を Table 4-1に示す。土壌はすべて酸

性であり、広葉樹林は松林や混合林に比べて土壌の pHが低い。また C/Nは広葉樹林、

松林、混合林の順に高くなる。森林間で NH4
+濃度について有意差はみられなかったが、

広葉樹林の NO3
–濃度は松林や混合林の NO3

–濃度より高かった。 

続いて、15N同位体希釈法により算出した各森林の総無機化速度、総硝化速度、総 NH4
+

不動化速度、総 NO3
–不動化速度、総 N（NH4

+ + NO3
–）不動化速度を Table 4-2に示す。
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また、各森林土壌の窒素フローの概念図を Tietema and Wessel（1992）および Tietema

（1998）にもとづいて Figure 4-2に示す。本章では硝化は NH4
+から NO3

–の生成とした。

すなわち従属栄養性硝化（有機体窒素からの NO3
–生成）は考慮していない（第 5章参

照）。Table 4-2において、総無機化速度、総 NH4
+不動化速度、総 NO3

–不動化速度、総 N

不動化速度は森林間で有意差は見られなかった。その一方で総硝化速度は大きく異なっ

た（p<0.001）。すなわち、広葉樹林の総硝化速度（5.0 mg N kg-soil –1 day–1）は松林（1.2 

mg N kg-soil -1 day-1）および混合林（0.5 mg N kg-soil –1 day–1）に比べてはるかに大きかっ

た。 

NO3
–濃度の一日当たりの正味の変化、すなわち NO3

–の蓄積速度でもある純硝化速度

（= 総硝化速度 － 総 NO3
–不動化速度）についても、広葉樹林では松林や混合林に比べ

て高かった（p<0.001、Table 4-2）。また、全ての土壌サンプルにおける純硝化速度と NO3
–

濃度との間に正の相関が見られた（p<0.001、NO3
– concentration = 2.5 " net nitrification rate 

+1.5、R2=0.88）（Figure 4-3）。総硝化速度についても、純硝化速度と同様に、NO3
–濃度

との間に相関が見られた（Table 4-3, p<0.001）。また総硝化速度と総無機化速度、総 NH4
+

不動化速度、総 NO3
–不動化速度、総 N不動化速度、NH4

+濃度との間に相関は見られな

かった（Table 4-3）。 

 

4.4 考察  

4.4.1 森林土壌中の硝酸生成  

各森林の土壌中の無機態窒素について、広葉樹林では NO3
–濃度が松林と混合林に比

べて高かった。各森林の窒素フローについて、森林間で総硝化速度に大きな差が見られ

た。すなわち、広葉樹林では総硝化速度、純硝化速度ともに松林や混合林にくらべて著

しく大きかった（Figure 4-2、Table 4-2）。また、NO3
–濃度と純硝化速度および総硝化速

度との間に強い相関が見られた（Figure 4-3、Table 4-3）。これらのことから、広葉樹林

土壌において土壌中の NO3
–濃度が高いのは、硝化速度が大きいことに由来すると考え
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られた。アニオンである NO3
–は土壌中で移動し易く、それゆえ浸透水によって容易に

溶脱するため、土壌中での NO3
–の蓄積は NO3

–溶脱へと繋がる。このことからも、広葉

樹林土壌の表層 0 cmから 20 cmの土壌において、松林や混合林より多量の NO3
–が水の

移動にともなって流出しているのは、土壌中の硝化速度が高いことに由来すると考えら

れた。またこのような傾向が別の時期に採取した土壌でもみられるかどうかについて第

5章でさらに検討する。 

 

4.4.2 窒素の不動化プロセス  

一般的に NH4
+と NO3

!の不動化が森林土壌中の主な窒素保持プロセスである。DHSBR

では総 NH4
+不動化速度、総 NO3

!不動化速度ともに森林間で差はなく、総 NH4
+不動化速

度は総 NO3
!不動化速度より遥かに大きかった。したがって、NH4

+の不動化が DHSBR

の 3つの森林土壌の主な窒素保持プロセスだと考えられた。窒素負荷がより小さい他の

熱帯林では、NO3
!の NH4

+への異化的還元（dissimilatory nitrate reduction to ammonium: 

DNRA）や微生物による NO3
!同化といったプロセスによって、生成した NO3

!の大部分

が不動化されることが報告されている（Silver et al. 2001; Templer et al. 2008; Huygens et 

al. 2008）。しかし、DHSBRの 3つの森林土壌では、総硝化速度に比べて総 NO3
!不動化

速度ははるかに小さいことから、そのようなプロセスの卓越は見られなかった。 

 

4.4.3 森林の窒素飽和程度  

森林の窒素飽和程度を、NH4
+の消費プロセスである硝化と NH4

+不動化（主に微生物

による同化）のバランスの観点から考察する。本研究では森林間で NH4
+不動化速度に

大きな差は見られないが、総硝化速度は広葉樹林において、松林および混合林に比べて

高かった（Figure 4-2）。このことから広葉樹林では硝化微生物群集への NH4
+の可給性

が高いことが示唆される。土壌中の NH4
+は従属栄養性微生物による同化と硝化微生物

による硝化によって競合される。これまでに、窒素制限状態にあると NH4
+の大部分は
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従属栄養性微生物により同化（NH4
+不動化）されるが、窒素の可給性が高くなるにつれ

て、NH4
+は硝化微生物にも利用され、硝化速度が増大することが示唆されている

（Verhagen et al. 1992; Hart et al. 1994）。また窒素制限林から窒素飽和林の進行の過程に

おいて、土壌微生物に対する窒素の可給性が高くなり、NO3
–が過剰に生成されやすくな

ることが予想されている（Galloway et al. 2003）。これらのことから窒素の可給性が高

く、また硝化速度が大きい広葉樹林は、松林や混合林に比べてより窒素飽和状態にある

ことが示唆される。 

また、これまでに総硝化速度の総 NH4
+不動化速度に対する比を、森林の窒素飽和程

度の指標として用いることも提案されてきた（Aber 1992; Tietema and Wessel 1992; 

Murphy et al. 2003）。森林の窒素飽和現象が進行するにつれて NH4
+は従属栄養性微生物

によって同化されるよりも、硝化微生物に利用されるようになり、その比が大きくなる。

Goulding et al.（1998）は窒素飽和状態になると、その比が 1より大きい、すなわち硝化

速度が NH4
+不動化速度を上回るようになると考察している。本研究において、優占す

る NH4
+の消費プロセスは森林間で異なり、広葉樹林では硝化、松林と混合林では NH4

+

の不動化であった（Figure 4-2）。結果として、純硝化速度の NH4
+不動化速度に対する比

は広葉樹林（3.1）において、松林（0.4）や混合林（0.2）に比べて著しく高かった（Table 

4-2）。そのため、広葉樹林は松林や混合林に比べて、窒素飽和現象がより進行している

状態にあると考えられた。これらの結果は、既往の DHSBRでの研究、すなわち、フィ

ールドでの窒素動態（Fang et al. 2009、Table 1-2）に関する研究から導きだされた結果

と整合するものである。 

森林間の窒素飽和程度の差異については、第 5章において窒素添加区と無添加区にお

ける窒素フローの比較から、さらに詳細に検討する。また、本章では従属栄養性硝化

（Org-Nあるいは NH4
+→NO3

－）を考慮していないために、独立栄養性硝化（NH4
+→NO3

–）

の速度を過大評価している可能性がある。その点についても第 5章において独立栄養性

硝化と従属栄養性硝化をそれぞれ評価して、さらに詳細に検討する。 
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4.4.4 森林の総硝化速度  

大気からの窒素流入量が同程度であっても、森林間で総硝化速度は大きく異なってい

た（Fig. 4-1、Table 4-2）。特に、総無機化速度、総 NH4
+不動化速度、総 NO3

–不動化速度

は森林間で有意差が見られない一方で、広葉樹林の硝化速度は松林および混合林の硝化

速度より高かった。硝化速度はこれまで、様々な環境要因によってコントロールされて

いると考えられてきた（Figure 1-8 A）。例えば、NH4
+の可給性や、炭素と窒素の可給性

のバランスなどが個々の森林土壌中の硝化速度に影響を与えているが示唆されてきた。

その中でも、Booth et al.（2005）は森林、灌木地、草地、農耕地で行われた 100もの個々

の解析データを合わせて再解析し、総硝化速度は総無機化速度および土壌中の全炭素、

全窒素、NH4
+濃度と最も相関があることを示した。Kuroiwa et al.（in review）は日本の

4カ所の森林において、総硝化速度と総無機化速度および土壌中の全炭素、全窒素、NH4
+

濃度との間に強い相関を見いだし（p<0.001）、総硝化速度は、特に総無機化速度によっ

て大きく決まっていることを示唆した。しかし、本研究においては、総硝化速度と総無

機化速度や NH4
+濃度との間に相関は見られなかった（Table 4-3）。 

また窒素だけでなく、炭素と窒素の可給性のバランスも硝化速度をきめる環境要因で

あると指摘されてきた。従来から、そのバランスの指標として CN比（C/N）が用いら

れてきた。例えば、Yoh et al.（2001）は日本の森林において C/Nが 20を下回る土壌で

純硝酸生成がみられ、C/Nが低くなるにつれて純硝化速度が大きくなることを示してい

る。また Galloway et al.（2003）は窒素飽和現象が進行するにつれて土壌の C/Nは低下

し、純硝化速度が増大する可能性を指摘している（Figure 1-5）。C/Nを指標として用い

ることの主な根拠は次の通りである。微生物細胞の C/Nが 5程度（Fagerbakke et al. 1996）

と考えられており、土壌の C/Nに比べるとはるかに低い。従って、土壌の C/Nが高い

（Cに対して Nが少ない）と、土壌微生物は窒素制限状態にあり土壌中の NH4
+のほと

んどは従属栄養性微生物の同化によって使われるが、土壌の C/Nが低くなり（Cに対し
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て Nが多くなり）窒素の可給性が高くなると同時に NH4
+は硝化微生物にも利用され、

硝化が促進されるという考えにもとづいている（Bengtsson et al. 2003）。実際に DHSBR

においても土壌の C/Nは、総硝化速度が大きい広葉樹林（22）において、松林（25）

や混合林（28）より低い（Fang et al. 2006）ことから、炭素と窒素の可給性のバランス

が硝化速度を決める重要な要因である可能性がある。しかし、C/Nはあくまで森林土壌

中の全炭素量と全窒素量の比であり、森林間によって炭素と窒素の構成成分は異なる上、

可給態炭素と可給態窒素の比ではない。そのため C/Nを指標とするのは必ずしも妥当

ではない可能性がある（Booth et al.2005）。 

また硝化は硝化微生物群集の機能である。Figure 1-8を参照すると、C/Nが低くなる

につれて硝化速度が大きくなるのであれば、それは C/Nが低くなることで硝化微生物

群集に対する NH4
+の可給性が大きくなり、それによって硝化微生物群集の構造が変化

する（Figure 1-8C）。その結果、総硝化速度が大きくなる（Figure 1-8B）と考えるのが

妥当であろう。すなわち、上記のような環境要因とは別に、このような森林間における

総硝化速度の差異は、硝化を担っている微生物群集の特性（存在量、群集組成、活性）

の差異に起因すると考えられる（Figure 1-8B）。そこで第６章において、森林間の総硝

化速度の差異を硝化微生物群集の観点から考察する。 



Table 4-1. Chemical properties of soils in broadleaf, pine and mixed forest soils 
at DHSBR.!

broadleaf! pine! mixed! p value!

pH*! 3.83! (0.02)b! 4.04! (0.04)a! 3.95! (0.01)a! 0.003!

NH4
+ (mg-N/g-soil)! 3.1! (1.4)! 3.3! (0.7)! 5.9! (1.5)! 0.23!

NO3
- (mg-N/g-soil)! 11.9! (2.8)a! 4.7! (1.4)b! 2.0! (0.4)b! <0.001!

C/N*! 22.1! (1.3)b! 25! (1.1)ab! 28! (0.7)a! 0.05!

Data are shown as mean (standard error), n=6  
Different letters following the values indicate significant differences among 
forests (p<0.05) based on one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey's 
HSD!
*Data from Fang et al. (2009)!
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Table 4-2. Gross and net N transformation rates (mg-N/g-soil/day), and gross 
nitrification/ gross NH4

+ immobilization of soils in broadleaf, pine and mixed forest 
soils at DHSBR!

broadleaf! pine! mixed! p value!

gross minaralization! 3.5! (0.5)! 3.9! (0.7)! 2.4! (0.3)! 0.17!

gross NH4
+ 

immobilization! 2.3! (0.6)! 2.7! (1.3)! 2.4! (0.7)! 0.93!

gross nitrification! 5.0! (0.8)a! 1.2! (0.6)b! 0.5! (0.1)b! <0.001!

gross NO3
– 

immobilization! 0.2! (0.1)! 0.2! (0.0) ! 0.1! (0.0) ! 0.15!

gross N (NH4
++NO3

–) 
immobilization! 2.5! (0.6)! 2.9! (1.3)! 2.5! (0.7)! 0.82!

net nitrification! 4.8! (0.8)a! 1.0! (0.6)b! 0.4! (0.2)b! <0.001!

nitrification/ 
NH4

+ immobilization ! 3.1! (0.8) a! 0.4! (0.6) b! 0.2! (0.2) b! <0.001!

Data are shown as mean (standard error), n=6  
Different letters following the values indicate significant differences among forests 
(p<0.05) based on one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey's HSD!



Table 4-3. Relation between gross nitrification rates and other gross rates  
or soil chemical properties of soils in broadleaf, pine and mixed forest soils 
at DHSBR.!

R2! p value!

gross nitrification!vs! gross mineralization! 0.008! 0.72!

gross NH4
+ immobilization! 0.08! 0.23!

gross NO3
- immobilization! 0.2! 0.055!

NH4
+ pool size! 0.003! 0.82!

NO3
- pool size! 0.89! <0.001!

Regression analysis was used to investigate the relationships.!
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Figure 4-1. Schematic representations of the major processes affecting 
NH4

+ and NO3
– pool sizes in forest soils discussed in Chap. 4 . Net and 

gross rates of N mineralization and nitrification are measured in the 
absence of plant uptake and leaching and under conditions that 
minimize denitrification. Under these conditions net rate estimates are 
still influenced by both productive and consumptive processes. For the 
NH4

+ pool, gross mineralization is the productive process; consumptive 
processes include abiotic sinks, gross nitrification, microbial 
immobilization, and plant uptake. For the NO3

– pool, gross nitrification 
is the productive process; consumptive processes include 
denitrification, leaching, microbial immobilization, and plant uptake.!

Org-N

NH4
+ NH4

+

nitrification!



Figure 4-2. Characteristics of N transformations in (A) broadleaf, (B) pine and 
(C) mixed forest soils at DHSBR. Arrows indicate the following: from Org-N 
(organic N) to NH4

+-N, gross mineralization; from NH4
+-N to Org-N, NH4

+ 
immobilization; from NH4

+-N to NO3
--N, gross nitrification; from NO3

–-N to 
Org-N, gross NO3

–
 immobilization. The figures adjacent to each arrow and 

below the circle show the rates (mg-N kg-soil–1 day–1) and pool size (mg-N kg-
soil–1). Gross NH4

+ immobilization rate was calculated by subtracting gross 
nitrification rate from gross NH4

+ consumption rate. !
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Figure 4-3. Relationship between net nitrification rate and NO3
– 

concentration in old-growth, pine and mixed forest in DHSBR. A 
significant correlation between them was found (p<0.001, NO3

– 
concentration = 2.5 × net nitrification rate +1.5, R2=0.88) "
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第 5章 窒素流入量の増大が土壌中の窒素フローに及ぼす影響  

 

5.1. 緒言  

前章では、2008年に採取した土壌を用いて、研究サイト DHSBR（第 1章参照）の広

葉樹林、松林、混合林のコントロール区の窒素フロー速度を比較した結果、広葉樹林に

おいて、松林と混合林に比べて総硝化速度ならびに純硝化速度が大きいことを示した。

本章では、その結果を踏まえて、定量的なデータを新たに求めて以下の 3点を議論する。

すなわち（1）2008年に採取した土壌で見られた上記のような森林間の窒素フローの傾

向は、2009年に採取した土壌でも見られるのか、（2）窒素流入量の増大にともない、

窒素フローはどのように変化するのか、（3）従属栄養性硝化は NO3
!生成に対してどれ

だけ寄与しているのか。 

DHSBRでは土壌中の無機態窒素量が季節によって大きく変動する。例えば、雨期で

あり、また森林の成長期でもある夏期には、水分移動にともなう溶脱や植物の吸収が著

しくなるため、森林土壌中の無機態窒素量は少なくなることが報告されている（Fang et 

al. 2006）。従って、窒素フローの速度も季節や土壌採取時期によって大きく変動してい

ると予想される。そこで、まず DHSBRの広葉樹林および松林のコントロール区の窒素

フロー速度を算出し、両森林の窒素フローの傾向を、2008年採取土壌から得られた結

果と比較する。 

続いて、DHSBRを含む中国南部では、今後も大気からの窒素沈着量が増大すること

が予想されている（第 1章、セクション 1.2、Figure 1-3）。したがって、窒素流入量の

増大にともなう土壌中の窒素フローの変化を明らかにできれば、今後の森林生態系の窒

素循環の変化を予測する上で重要な情報を提供しうる。また成熟林である広葉樹林は若

い松林に比べて、窒素飽和現象がより進行した状態にあると考えられる（第 4章および

第 1章セクション 1.6）。そのため、窒素流入量の増大に対して、広葉樹林と松林では異

なった窒素フローの変化を示すことが予想される。そこで、DHSBRの広葉樹林および
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松林のコントロール区と窒素添加区における窒素フロー速度を算出し、両森林の違いを

検討する。 

最後に、酸性森林土壌ではしばしば従属栄養性微生物による NO3
–（あるいは NO2

–）

生成（従属栄養性硝化）経路の存在が示唆されている（第 1章）。そこで本章では独立

栄養性微生物による硝化（独立栄養性硝化）を阻害することによって、従属栄養性硝化

速度を定量的に算出することを試みる。独立栄養性アンモニア酸化がアセチレン（C2H2）

によって阻害されることが示されて以来（Hynes and Knowles 1983）、C2H2は独立栄養性

硝化と従属栄養性硝化を区別して評価するために最もよく用いられている（DeBoer and 

Kowalchuk 2001）。C2H2はアンモニア酸化細菌（AOB）のアンモニアモノオキシゲナー

ゼ（AMO）活性を阻害することが知られており（Hyman and Wood 1985）、またアンモ

ニア酸化アーキア（AOA）の AMO活性も阻害することが示唆されている（Offre et al. 

2009; Lehtovirta et al. 2010）。そこで C2H2と
15N同位体希釈法（第 4章）を併用すること

で、独立栄養性硝化と従属栄養性硝化速度を定量的に算出する。 

また、前章ではターゲットとするプロセス（無機化および硝化）の生成物（NH4
+およ

び NO3
–）の 15Nを添加した後、その生成物の濃度と 15N/14Nのみを定量した。本章では

さらに、添加した 15Nをトレースすることによって、土壌中の窒素フローをより詳細に

解析する。 

 

5.2 方法  

5.2.1 供試土壌  

供試土壌は、2009年 8月に、DHSBRの広葉樹林（コントロール区、窒素添加区）、

松林（コントロール区、窒素添加区）、および HSDの広葉樹林から採取した土壌である

（第 1章、セクション 1.6）。各プロット内 12カ所ずつから採取し、それぞれ 2mmのふ

るいを通し、その後、同一プロットから採取した 12の土壌を一つに混合した。すなわ

ち、1つのプロットに由来する 1つの混合土壌サンプルを供試した。 
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5.2.2 土壌の理化学性および微生物バイオマスの測定  

土壌中の NH4
+、NO3

!、土壌微生物バイオマス窒素（soil microbial biomass-N: SMB-N）、

および溶存有機態窒素（dissolved organic N: DON）濃度を測定した。NH4
+、NO3

!、DON

濃度は 2 M KCl溶液を用いて、SMB-Nについては 0.5 M K2SO4溶液を用いて、第 4章と

同様に土壌抽出し測定した。抽出液中の NH4
+濃度はインドフェノールブルー法（Keeney 

and Nelson 1982）によって比色定量し、NO3
!濃度は脱窒菌法（第 3章）によって定量し

た。DON 濃度は、まず全溶存窒素濃度（TDN）を測定し（第 3 章）、その値から NH4
+

と NO3
!濃度を引いて算出した。SMB-Nはクロロホルム燻蒸法によって測定した。すな

わち、クロロホルム燻蒸前後の土壌中の TDN 濃度の差から以下の式を用いて SMB-N

濃度とした。係数（2.22）は土壌環境分析法（2003）による。 

SMB-N=（（燻蒸後の TDN-N）－（燻蒸前の TDN-N））×2.22 

土壌 pHは水抽出により pH（H2O, 1:5）として測定し、全窒素量および全炭素量につい

てはNCアナライザー（Sumigraph NC Analyzer NC-90A; Sumika Chemical Analysis Service, 

Ltd., Osaka, Japan）を用いて測定した。 

 

5.2.3 窒素フローの総速度測定  

各森林の各プロット内から採取し混合した土壌サンプルそれぞれから、16 の土壌サ

ンプル（サブサンプル、20 g）を、別々に広口ガラスバイアル（200 mL, 0501-09, vial No. 

8, Maruemu Corp. Co. Ltd., Osaka、Japan）に入れ、26°C で 24時間、前培養した。この

とき、小さな穴を数カ所に空けたパラフィルムで広口ガラスバイアルに蓋をして開放系

にした。総無機化速度の測定は以下の手順で行った。（1）各サブサンプルに 5 mM NH4Cl

（99.3 15N atom%, SI Science Co., Ltd., Saitama, Japan）を 1 mL加えた。15N溶液は土壌中

で均一に広がるように、シリンジ（25 G " 6 mm, Top Corporation, Tokyo, Japan）と細い

ニードル（25 G " 6 mm, Top Corporation）を用いて一滴ずつ加え、土壌を緩やかに混合
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した。（2）16 のサブサンプルのバイアルをブチルゴム栓とアルミキャップで蓋をし、

16のサブサンプルのうち 8つに C2H2ガス（Ar : C2H2）を 1 kPaになるように 20 mL加

え、残りの 8つに Arガスを 20 mL加えた（Figure 5-1）。（3）気相にそれぞれ C2H2ガス

および Arガスを加えたサブサンプル 8つのうち、4つは 2時間、残り 4つはさらに 24

時間、いずれも 26°Cでインキュベートした。（3）インキュベート後、ブチルゴム栓と

アルミキャップを開け、ゆるやかに混合し、土壌抽出用に 7g を遠心チューブ（50 ml, 

Corning, Corning Inc. NY）に入れた。残りは DNAおよび RNA抽出（第 6章）用に液体

窒素で凍結し、-80°Cで保存した。（4）土壌を入れた遠心チューブに 2 M KCl溶液を 35 

mL加え、1時間振とうし、遠心（7000 " g、10min）した後、ガラスフィルター（GF/F; 

Whatman Int. Ltd.）を用いてろ過した。ろ液は 4 °Cで保存した。 

総硝化速度の測定には、まず前述と同様に、各森林の各プロット内から採取し、混合

した土壌サンプルそれぞれから 16 の土壌サンプル（サブサンプル、20 g）を、別々に

広口ガラスバイアルに入れ、26°C で 24 時間前培養した。その後、各サブサンプルに

NH4Clの代わりに 5mM KNO3（99.3 15N atom%, SI Science Co., Ltd.）を添加し、上記と同

様の手順を繰り返した。 

ろ液中の NH4
+と NO3

–の濃度と 15N/14Nは第 4章で記載した方法によって測定した。総

無機化速度、総 NH4
+消費速度、総硝化速度、総 NO3

-消費速度は、それぞれ 2時間およ

び 26時間培養のサブサンプル中の NH4
+と NO3

–の濃度（14N + 15N）および 15N/14Nを用い

て、第 4章で記載した方法と同様に算出した。本章で対象としたプロセスについて Figure 

5-2に示す。 

 

5.2.4 統計解析  

土壌の窒素フロー速度の標準誤差は、2 時間および 26 時間培養のサブサンプル中の

NH4
+と NO3

–の濃度（14N + 15N）および 15N/14Nの平均値と標準誤差をもとに、誤差伝播

式（Luxhøi and Brochhoff 2004）を用いて算出した。森林間の窒素フロー速度の有意差
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検定は二次元分散分析（two-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey’s test）および

一次元分散分析（one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey’s test）で行った。す

なわち、異なるサイトにおけるコントロール区間における比較、および同一サイト内の

コントロール区と窒素添加区における比較については二次元分散分析を用いて統計解

析を行った。また、純硝化速度および総硝化速度と NO3
–濃度との間で相関分析を行っ

た。#レベル 0.05を有意差の指標とした。p値については<0.05、<0.01、<0.001を記述

した。全ての統計解析は R software（R Development Core Team 2007）を用いて行った。 

 

5.3 結果  

5.3.1 土壌の理化学性と微生物バイオマス  

DHSBRの広葉樹林（コントロール区、窒素添加区）、松林（コントロール区、窒素添

加区）、および HSDの広葉樹林から採取した土壌の pHおよび NH4
+、NO3

-、DON、SMB-N、

全窒素濃度（Total nitrogen: T-N）、CN比（C/N）を Table 5-1に示す。DHSBRにおいて、

2008年採取土壌と同様に、広葉樹林の NO3
-濃度は松林より高かった。ただし、NH4

+濃

度については松林の方が広葉樹林より高かった。HSDの広葉樹林の NO3
-濃度は DHSBR

の広葉樹林より低く、松林と同程度であった。DON濃度は DHSBRおよび HSDの広葉

樹林において、DHSBRの松林より高かった。SMB-N濃度も DHSBRおよび HSDの広

葉樹林において DHSBRの松林よりも高かった。また DHSBRの広葉樹林において、窒

素添加区の SMB-N濃度はコントロール区より小さかった。T-N濃度は DHSBRの広葉

樹林において HSDの広葉樹林および DHSBRの松林よりも高かった。C/Nは、DHSBR

の松林のコントロール区では広葉樹林よりも高かったが、同じ松林の窒素添加区では広

葉樹林と同程度であった。 

 

5.3.2 土壌中の 15N動態  

15N同位体希釈法において 15NH4
+および 15NO3

–を添加した後の、培養 2時間および 26
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時間における NH4
+と NO3

–の 15N濃度を Table 5-2に示す。まず、15NO3
–を添加した系（+ 

15NO3
–、Table 5-2）について、全てのプロットの土壌において、15NH4

+濃度は 2時間と

26時間の間で変化しなかった。すなわち 15NO3
–からの 15NH4

+の生成は見られなかった。

続いて、15NH4
+を添加し C2H2を充填した系（+ 15NO3

– + C2H2、Table 5-2）について、全

てのプロットの土壌において、15NO3
–濃度は 2時間と 26時間の間で変化しなかった。

すなわち、C2H2により独立栄養性硝化を阻害した系において、
15NH4

+からの 15NO3
+の生

成は見られなかった。 

 

5.3.3 土壌中の窒素フロー速度  

15N同位体希釈法により算出した総無機化速度を Figure 5-3（A）に、総硝化速度およ

び総従属栄養性硝化速度を Figure 5-3（B）に、総 NH4
+不動化速度、総 NO3

–不動化速度

および総 N（NH4
+ + NO3

–）不動化速度を Figure 5-3（C）に、それぞれ示す。また、各

森林土壌の窒素フローの概念図を Tietema and Wessel（1992）および Tietema（1998）に

ならって Figure 5-4に示す。 

まず、DHSBRの広葉樹林と松林のコントロール区における窒素フロー速度を二次元

分散分析により比較する。総無機化速度について、DHSBRの森林間、すなわち広葉樹

林コントロール区（2.4 mg N kg-soil-1 day-1）と松林コントロール区（2.5 mg N kg-soil-1 

day-1）との間で有意差は見られなかった。また総 NH4
+不動化速度についても広葉樹林

コントロール区（2.0 mg N kg-soil-1 day-1）と松林コントロール区（1.7 mg N kg-soil-1 day-1）

との間で、総 NO3
–不動化速度についても広葉樹林コントロール区（0.9 mg N kg-soil-1 

day-1）と松林コントロール区（0.7 mg N kg-soil-1 day-1）との間で有意差は見られなかっ

た。一方、総硝化速度については、広葉樹林コントロール区（2.1 mg N kg-soil-1 day-1）

では、松林コントロール区（0.7 mg N kg-soil-1 day-1）に比べて大きかった（p<0.001）。

また、HSDの広葉樹林において、総無機化速度（3.3 mg N kg-soil-1 day-1）は DHSBRの

広葉樹林と松林のコントロール区と比較して大きかった（p<0.01）。総硝化速度（1.6 mg 
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N kg-soil-1 day-1）は DHSBRの広葉樹林コントロール区より小さいが（p<0.001）、松林コ

ントロール区より大きかった（p<0.01）。また総 NH4
+不動化速度（1.9 mg N kg-soil-1 day-1）

および総 NO3
–不動化速度（1.2 mg N kg-soil-1 day-1）については広葉樹林と松林のコント

ロール区と同程度であった。 

続いて、DHSBRの広葉樹林と松林におけるコントロール区と窒素添加区を二次元分

散分析により比較する。総無機化速度について、広葉樹林の窒素添加区（1.9 mg N 

kg-soil-1 day-1）ではコントロール区に比べて小さかったが（p<0.01）、松林では窒素添加

区（2.5 mg N kg-soil-1 day-1）とコントロール区で有意差は見られなかった。総硝化速度

について、広葉樹林では窒素添加区（2.3 mg N kg-soil-1 day-1）とコントロール区との間

に有意差は見られなかった。その一方、松林において窒素添加区（0.1 mg N kg-soil-1 day-1）

ではコントロール区に比べて有意に小さかった（p<0.01）。総 NH4
+不動化速度は、広葉

樹林の窒素添加区（1.0 mg N kg-soil-1 day-1）ではコントロール区に比べて有意に小さい

が（p<0.001）、松林では窒素添加区（3.1 mg N kg-soil-1 day-1）の方が有意に大きかった

（p<0.001）。一方、総 NO3
–不動化速度は、広葉樹林と松林ともに、窒素添加区（0.2, 0.2 

mg N kg-soil-1 day-1）ではコントロール区に比べて有意に小さかった（p<0.05）。結果と

して、総 N不動化速度は、広葉樹林の窒素添加区（1.2 mg N kg-soil-1 day-1）ではコント

ロール区に比べて有意に小さいが（p<0.001）、松林では窒素添加区（3.3 mg N kg-soil-1 

day-1）の方が有意に大きかった（p<0.05）。 

続いて、独立栄養性硝化と従属栄養性硝化について述べる。C2H2によって独立栄養

性硝化を阻害した系において、DHSBRの広葉樹林コントロール区（0.4 mg N kg-soil -1 

day-1）、松林窒素添加区（0.6 mg N kg-soil -1 day-1）および HSD広葉樹林（0.2 mg N kg-soil 

-1 day-1）で硝酸生成が見られた（Figure. 5-3）。高い硝化活性が見られた DHSBRの広葉

樹林コントロール区および HSD広葉樹林においては、ともに総硝化速度の 80%が C2H2

によって阻害されたため、80%程度が独立栄養性微生物による硝化と考えられた。 

最後に、Table 5-3に純硝化速度（= 総硝化速度 – 総 NO3
–不動化速度）を示す。森林
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間を比較すると、純硝化速度は DHSBRの広葉樹林において、松林に比べて著しく大き

かった。松林では総硝化速度と総 NO3
–不動化速度が同程度であるために、正味の NO3

–

生成は見られなかった。DHSBRの広葉樹林と松林におけるコントロール区と窒素添加

区を比較すると、純硝化速度は広葉樹林と松林ともに、コントロール区と窒素添加区で

有意差は見られなかった。また、DHSBRの広葉樹林（コントロール区、窒素添加区）、

松林（コントロール区、窒素添加区）、および HSDの広葉樹林において、純硝化速度と

NO3
–濃度の間に正の相関が見られた（Figure 5-5、p<0.01、NO3

– concentration = 5.3 " net 

nitrification rate +6.6、R2=0.93）。一方、総硝化速度と NO3
–濃度の間には正の相関が見ら

れなかった（p=0.1）。 

 

5.4 考察  

5.4.1 森林間（コントロール区）における窒素フローの比較  

DHSBRの広葉樹林と松林のコントロール区における窒素フロー速度を比較する。ま

ず NH4
+生成プロセスについて、全てのプロットの土壌で 15NO3

–からの 15NH4
+の生成は見

られなかったことから（Table 5–2）、NH4
+生成は有機態窒素の無機化によるものと考え

られた。その総無機化速度は、DHSBRの広葉樹林コントロール区と松林コントロール

区の間で有意差は見られなかった（Figure 5-3, 5-4）。総 NH4
+不動化速度および総 NO3

–

不動化速度についても、広葉樹林コントロール区と松林コントロール区の間で有意差は

見られなかった（Figure 5-3, 5-4）。一方で、広葉樹林の総硝化速度は松林に比べて高か

った（Figure 5-3, 5-4）。これら 2009年の夏期に採取された土壌から得られた窒素フロー

と、2008年の夏期に採取された土壌から得られた窒素フロー（第 4章）を比較すると、

各プロセスの速度は異なるものの、総無機化速度および総 N（NH4
+・NO3

–）不動化速度

には森林間に大きな差は見られないが総硝化速度は広葉樹林で松林および混合林より

も大きいという共通の傾向が認められる。DHSBRの広葉樹林および松林の土壌中の

NH4
+濃度および NO3

–濃度が季節を通じ変動すること（Fang et al. 2006）を考慮に入れる
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と、上記の傾向が年間を通じて安定であるかどうか不明だが、少なくとも土壌の採取時

期であった夏期においては見られる特徴であると考えられる。 

第 4章では、森林間の窒素飽和程度の違いを、NH4
+の消費プロセスである硝化と NH4

+

不動化（主に微生物による同化）のバランスの観点から考察した。2009年採取土壌に

ついて、DHSBRの広葉樹林（コントロール区、窒素添加区）、松林（コントロール区、

窒素添加区）、および HSDの広葉樹林の総硝化速度と総 NH4
+不動化速度の比を Table5–3

に示す。DHSBRにおいて、優占する NH4
+の消費プロセスは広葉樹林と松林で異なり、

広葉樹林では硝化、松林では NH4
+不動化であった（Figure 5-3, 5-4）。結果として、純硝

化速度の NH4
+不動化速度に対する比は、松林コントロール区（0.6）より広葉樹林コン

トロール区（1.1）において著しく高かった（Table 4-2）。そのため、DHSBRの広葉樹林

は松林に比べて、より窒素が飽和している状態にあることが示唆された。これらの結果

は 2008年採取土壌（第 4章）から得られた結果と同様である。また HSDの広葉樹林に

おける総硝化速度の NH4
+不動化速度に対する比（0.7）は DHSBRの広葉樹林コントロ

ールにおける比より小さく、窒素流入量が多い DHSBR広葉樹林の方が、HSD広葉樹林

に比べて、より窒素が飽和している状態にあると考えられた。森林間の窒素飽和程度の

差異について、次のセクション（5.4.2）においてコントロール区と窒素添加区における

窒素フローの差異にもとづいてさらに考察する。 

一般に NH4
+と NO3

!の不動化が森林土壌中の主な窒素保持プロセスである。NH4
+不動

化速度は DHSBRの広葉樹林コントロール区と松林コントロール区の間で差はなく、と

もに NO3
!不動化速度より大きかった（Figure 5-3, 5-4）。したがって、NH4

+の不動化が

DHSBRの 3つの森林土壌の主な窒素保持プロセスだと考えられた。この結果は 2008

年採取土壌（第 4章）から得られた結果と同様である。しかし、2008年採取土壌では

総 NO3
!不動化速度が総 N不動化速度に対して、ほとんど無視できる程度だったのに対

して、2009年に採取した土壌では、総 NO3
!不動化速度が総 N不動化速度の 30%程度を

占めていた（Figure 5-3, 5-4）。このことから NH4
+だけでなく、NO3

!の不動化も重要な窒
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素保持プロセスだと考えられた。HSDの広葉樹林についても、総 NO3
!不動化速度が総

N不動化速度の 40%程度を占め（Figure 5-3, 5-4）、NH4
+の不動化と NO3

!の不動化の両方

が重要な窒素保持プロセスだと考えられた。 

純硝化速度は、広葉樹林で松林より著しく大きく、全てのプロットの土壌において純

硝化速度と NO3
–濃度との間に正の相関が見られた（Figure 5-5）。このことから、広葉樹

林土壌において土壌中の NO3
–が高いのは、高い純硝化速度、すなわち総硝化速度が総

NO3
!不動化速度に比べて著しく大きいことに起因することが強く示唆された。これは

2008年採取土壌から得られた結果（第 4章）と同様である。その一方で、2009年採取

土壌では総 NO3
!不動化速度が大きいために、総硝化速度と NO3

–濃度の間には相関が見

られなかった。すなわち土壌中の NO3
–濃度は、総硝化速度と総 NO3

–不動化速度によっ

て大きくコントロールされていると考えられる。 

 

5.4.2 窒素添加区およびコントロール区における窒素フローの比較  

DHSBRの広葉樹林および松林の窒素添加区とコントロール区における土壌微生物バ

イオマスや窒素フロー速度を比較することで、窒素流入量の増大にともなう窒素フロー

の変化および森林の窒素飽和程度について考察する。 

窒素添加区とコントロール区の比較から、広葉樹林と松林では、窒素流入量の増加に

ともなう土壌微生物バイオマスの変化と N不動化速度の変化が、異なる傾向をもつこ

とが示された。まず、土壌微生物バイオマス窒素について、広葉樹林ではコントロール

区より窒素添加区において小さかったが、松林では有意差はなかった（Table 5-1）。Mo 

et al.（2008）は DHSBRの広葉樹林と松林の窒素添加区およびコントロール区の土壌微

生物バイオマス炭素について、同様の結果を報告している。一方、総 N（NH4
+ +NO3

–）

不動化速度については、広葉樹林において窒素添加区ではコントロール区の 42%程度に

減少したのに対して、松林においては 136%程度に増加した（Figure 5-3）。窒素を同化

（不動化）する土壌微生物バイオマスが減少することによって、窒素不動化速度が低下
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する（あるいは、窒素同化速度が低下することによって土壌微生物バイオマスが減少す

る）ことは推察できる。既往研究においても多くの森林生態系において、窒素添加直後

は窒素制限条件下にあるため微生物バイオマスが増加するが（Hart and Stark 1997: 

Zhang and Zak 1998）、長期にわたる添加によって減少することが報告されている

（Soderstrom et al. 1983: Nohrstedt et al. 1989: Smolander et al. 1994: Arnebrant et al. 1996: 

Fisk and Fahey 2001: Corre et al. 2003: Lee and Jose 2003: DeForest et al. 2004: Compton et al. 

2004; Wallenstein et al. 2005）。また、Aber et al.（1992）は窒素制限下においては森林土

壌中の N不動化速度は窒素流入量の増大に応じて増加するが、森林が極めて窒素飽和

の状態（Figure1-5：ステージ 3）になると減少する可能性を指摘している。これらの結

果から、広葉樹林は窒素飽和状態、特にその最終段階（ステージ 3）にあると考えられ

る一方で、松林は窒素流入量の増大に応じて、総 N不動化速度が増加していることか

ら、未だに窒素制限状態であることが示唆される。さらに今後予想される大気からの窒

素負荷の増大にともない、窒素飽和林である広葉樹林においては窒素制限林である松林

に比べて、土壌微生物バイオマスの減少と窒素不動化能の低下といった負の影響がより

早く表れると予測される。 

総 NO3
–不動化速度について、広葉樹林、松林ともに、窒素添加区においてコントロ

ール区に比べて低いことが示された（Figure 5-3, 5-4）。これに着目して、NO3
–の動態

（turnover rate）を示すために“見かけの”滞留時間（psuedo-residense time, Frissel, 1981）

を算出した。NO3
–濃度を総 NO3

–不動化速度で割った値が、NO3
–が不動化されるまでの

見かけの滞留時間となる（Tietema and Wessel, 1992）。実際には不動化以外にも溶脱や植

物の吸収などのプロセスによって NO3
–が消費されるため、不動化までの滞留時間を正

確に表している訳ではないが、見かけの滞留時間は土壌中の NO3
–が不動化されるまで

にどれだけの時間がかかるかを知る指標となる。その NO3
–の見かけの滞留時間を

Table5–3に示す。NO3
–の見かけの滞留時間は、広葉樹林、松林ともに、窒素添加区の方

がコントロール区より大きい。つまり、窒素添加区ではコントロール区に比べて NO3
–
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が土壌中で不動化されるまでに時間がかかる。それゆえ、生成あるいは大気から流入し

た NO3
–は NO3

–のまま土壌中に長く滞留し、降雨等による水の移動にともなって流出し

やすくなると考えられる。また同じ広葉樹林でも、窒素流入量がより多い DHSBRでは

HSDに比べて見かけの滞留時間が長かった（Table 5-3）。これらの結果は、窒素流入量

の増大に応じて、総 NO3
–不動化速度が小さくなり、土壌中での NO3

–の見かけの滞留時

間が長くなる、すなわち NO3
–が流出し易い環境になることを示唆している。 

ただし、窒素流入量の増大にともなう総 NO3
–不動化速度の低下および見かけの滞留

時間の増加という現象について、広葉樹林と松林ではそのメカニズムが異なること、そ

れゆえ、そのような現象は広葉樹林においてより起こり得るということが窒素フローの

解析結果から示唆される。まず、広葉樹林においては、窒素添加区ではコントロール区

に比べて、土壌微生物バイオマス、総 NH4
+不動化速度、および総 NO3

–不動化速度が小

さい。一方、松林では土壌微生物バイオマスは変化せず、総 NH4
+不動化速度は増大し、

総 NO3
–不動化速度は低下している。一般的に土壌微生物は無機態窒素源として NO3

–よ

りも NH4
+を好むと考えられてきた（Rice and Tiedje 1989; Jackson et al. 1989）。本研究に

おいても主要な窒素不動化プロセスは NH4
+の不動化であることが示されている。すな

わち、窒素制限下にあると考えられる松林においては、窒素流入量の増大にともなう総

NH4
+不動化速度の増大と総 NO3

–不動化速度の低下は連動していると示唆される。従っ

て、土壌微生物バイオマスの減少と総 NO3
–不動化速度の低下がみられる窒素飽和状態

の広葉樹林と、総 NH4
+不動化速度の増大と総 NO3

–不動化速度の低下がみられる窒素制

限下にある松林では、総 NO3
–不動化速度の低下という共通の現象の背後にあるメカニ

ズムが異なることが示唆される。これらを考慮すると、今後予想される窒素負荷の増大

にともなって、総 NO3
–不動化速度の低下と見かけの滞留時間の増加が同時に起こり易

くなる、すなわち NO3
–の溶脱が発生し易くなるのは、すでに窒素飽和状態にあり、土

壌微生物バイオマスが減少すると推察される広葉樹林であると予測できる。 

本章でみられたような現象が年間を通じて、あるいは流入する無機態窒素量と相関し
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て見られるのか、他の季節における現象、あるいは窒素流入量を段階的に変化させたプ

ロットの土壌における現象についても考慮して、詳細に解析する必要があると考えられ

る。 

 

5.4.3 独立栄養性硝化と従属栄養性硝化  

本研究では、C2H2による独立栄養性硝化の阻害を利用して、独立栄養性硝化と従属

栄養性硝化をそれぞれ定量した。まず C2H2を添加した系において、基質として加えた

15NH4
+に由来する 15NO3

–の生成は見られなかった（Table 5–2）。このことから、（1）独立

栄養性硝化は C2H2により効果的に阻害されており、（2）従属栄養性硝化の経路は NH4
+

ではなく有機体窒素からの NO3
–（または NO2

–）生成と考えられた。従属栄養性硝化は、

DHSBRの広葉樹林コントロール区、松林窒素添加区および HSD広葉樹林で見られた

（Figure 5-3）。硝化速度が大きい DHSBRの広葉樹林コントロール区および HSD広葉樹

林においては、いずれも従属栄養性硝化が占める割合は総硝化速度の 20%程度であると

考えられた。したがって、硝化速度が大きい DHSBR広葉樹林において、主に独立栄養

性微生物の働きによって硝酸が生成していると考えられた。これまで、いくつかの酸性

森林土壌では、従属栄養性硝化の存在が示唆されてきた（Schimel et al. 1984; Stroo et al. 

1986; Pederson et al. 1999; Brierley and Wood 2001; Grenon et al. 2004; Jordan et al. 2005）。そ

の中でも、Hart et al.（1997）は本研究と同様に、15N同位体希釈法と C2H2を併用し、総

従属栄養性硝化速度を定量的に算出した。その結果、北米の酸性針葉樹林土壌において、

従属栄養性硝化は総硝化速度（0-5 mg N kg-soil -1 day-1）の 60%以上を占めていると報告

した。しかし、その一方で、他の多くの研究事例は、酸性森林土壌であっても従属栄養

性硝化の寄与は大きくないことを示している（De Boer et al. 1989, 1992; Tietema et al. 

1992; Pennington and Ellis 1993; Barraclough and Puri 1995; Rudebeck and Persson 1998; 

Islam et al. 2007; Kuroiwa et al. in review）。これらの相反する研究結果の説明として、後

者の研究の土壌では、耐酸性あるいは好酸性の独立栄養性硝化微生物が存在し、硝化を
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担っていると考えられてきた（De boer et al. 1991, 1992 Hart et al. 1997、第 1章）。本研究

では、第 6章で記述する研究において、硝化微生物群集に焦点を当て、それらの耐酸性

／好酸性微生物が本研究サイトの土壌に実際に存在し、また硝化を担っているのかどう

かについて考察する。 



Table 5-1. Chemistry of soils of control and N-addition plots in broadleaf forest, and control and N-
addition plots in pine forest at DHSBR and broadleaf forest at HSD 

DHSBR! HSD!
Broadleaf!
Control!

Broadleaf!
N-addition*!

Pine   !
Control!

Pine!
N-addition*! Broadleaf!

pH! 3.7! 3.6! 3.8! 3.8! 4.2!

NH4 !
(mg-N/ kg-soil)!

5.0 ! (0.2)d! 8.4 ! (0.1)c! 16.9 ! (0.3)a! 15.5 ! (0.3)b! 5.2 ! (0.2)d!

NO3 !
(mg-N/ kg-soil)!

14.4 ! (1.3)b! 19.4 ! (0.2)s! 6.9 ! (0.1)c! 6.6 ! (0.1)c! 7.4 ! (0.9)c!

DON !
(mg-N/ kg-soil)!

30.8 ! (1.4)a! 30.9 ! (0.4)a! 18.5 ! (0.4)c! 14.6 ! (0.8)d! 25.1 ! (0.6)b!

SMB-N**!
(mg-N/ kg-soil)!

90.6 ! (8.3)b! 62.8 ! (1.3)c! 23.5 ! (1.3)d! 20.7 ! (2.2)d! 103.5 ! (3.7)a!

Total N!
(mg-N/ kg-soil)!

2593.3!(112.5)a! 2520.5!(70.8)a! 1717.1!(141.7)c! 1634.1!(107.1)c! 1928.0!(66.6)b!

C/N! 21.7! (0.4)b! 21.7! (0.8)b! 23.9! (1.5)a! 21.5! (1.4)b! 21.0! (0.3)b!
*N-addition plot where 100 kg-N/ha/yr as NH4NO3  has been amended every month since 2003.!
**SMB-N; soil microbial biomass N!
S.D. in parentheses, n = 4!
Different letters following the values indicate significant differences among forests (p<0.05) based on 
one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey's HSD!
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Plot! (mg-N/kg-soil)! + 15NH4
+! + 15NH4

+ !
+ C2H2!

+ 15NO3
–! + 15NO3

– !
+ C2H2!

(A)! 15NH4
+!

t=2h! 4.4! (0.4) ! 4.8! (0.2) ! 0.0! (0.0) ! 0.0! (0.0) !

t=26h! 2.9! (0.2) ! 4.1! (0.5) ! 0.0! (0.0) ! 0.0! (0.0) !

15NO3
–!

t=2h! 0.3! (0.0) ! 0.1! (0.0) ! 6.1! (0.4) ! 6.2! (0.4) !

t=26h! 1.6! (0.1) ! 0.1! (0.0) ! 5.8! (0.4) ! 6.0! (0.3) !

(B)! 15NH4
+!

t=2h! 3.9! (0.2) ! 4.1! (0.1) ! 0.0! (0.0) ! 0.0! (0.0) !

t=26h! 3.2! (0.1) ! 3.8! (0.3) ! 0.0! (0.0) ! 0.0! (0.0) !

15NO3
–!

t=2h! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) ! 5.7! (0.3) ! 5.7! (0.2) !

t=26h! 0.6! (0.0) ! 0.1! (0.0) ! 5.6! (0.1) ! 5.7! (0.1) !

(C)! 15NH4
+!

t=2h! 4.0! (0.2) ! 4.1! (0.3) ! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) !

t=26h! 3.6! (0.2) ! 3.8! (0.0) ! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) !

15NO3
–!

t=2h! 0.0! (0.0) ! 0.0! (0.0) ! 5.4! (0.1) ! 5.0! (0.1) !

t=26h! 0.1! (0.0) ! 0.0! (0.0) ! 5.1! (0.1) ! 5.2! (0.1) !

(D)! 15NH4
+!

t=2h! 4.0! (0.1) ! 4.0! (0.2) ! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) !

t=26h! 3.4! (0.1) ! 3.5! (0.1) ! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) !

15NO3
–!

t=2h! 0.0! (0.0) ! 0.0! (0.0) ! 5.6! (0.1) ! 5.6! (0.2) !

t=26h! 0.1! (0.0) ! 0.0! (0.0) ! 5.5! (0.1) ! 5.6! (0.1) !

Table 5-2. 15NH4
+ and 15NO3

– concentration 2 and 26 hours after 15N addition in soils of (A) 
control and (B) N-addition plots in broadleaf forest and (C) control and (D) N-addition plots in 
pine forest at DHSBR and (E) broadleaf forest at HSD!

S.D. in parentheses, n = 4!
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(E)! 15NH4
+!

t=2h! 5.0! (0.1) ! 5.0! (0.2) ! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) !

t=26h! 4.7! (0.1) ! 4.7! (0.2) ! 0.1! (0.0) ! 0.1! (0.0) !

15NO3
–!

t=2h! 0.1! (0.0) ! 0.0! (0.0) ! 5.7! (0.2) ! 4.1! (0.1) !

t=26h! 0.1! (0.0) ! 0.0! (0.0) ! 5.3! (0.0) ! 5.3! (0.0) !



Table 5-3. Net nitrification rates, and NH4
+ and NO3

-
 dynamics in soils of control and N-addition 

plots in broadleaf forest, and control and N-addition plots in pine forest at DHSBR and 
broadleaf forest at HSD

DHSBR! HSD!
Broadleaf ! Pine! Broadleaf !

Control! N-addition! Control! N-addition!

Net nitrification!
(mg-N/ kg-soil/ day)! 1.8!(0.2)b! 2.1!(0.1)a! 0.0 !(0.0)d! 0.0 !(0.0)d 0.4!(0.0)c!

autotrophic nitrification!
/ mineralization*! 1.1!(0.1)b! 2.3!(0.2)a! 0.6!(0.1)c! 0.0!(0.0)d 0.7!(0.0)c!

Pseudo–residence time 
of NO3

-  (day)**! 15.3!(2.2)c! 92.4!(9.7)a! 9.3!(1.0)d! 58.4!(5.5)b! 6.0!(0.8)d!

S.E. in parentheses, n = 4!
Different letters following the values indicate significant differences among forests (p<0.05) 
based on one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey's HSD!
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Figure 5-1. Picture of a 20-g soil sample in a 200-ml 
vial. incubated for estimating N flow rates using the 
15N isotope dilution technique. The vial are clamp-
sealed with butyl-rubber stopper after 15N addition. 
C2H2 was injected into gas phase to inhibit autotrophic 
ammonia oxidation.
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Figure 5-2. Schematic representations of the major processes affecting 
NH4

+ and NO3
– pool sizes in forest soils discussed in Chap. 5. Net and 

gross rates of N mineralization and nitrification are measured in the 
absence of plant uptake and leaching and under conditions that 
minimize denitrification. Under these conditions net rate estimates are 
still influenced by both productive and consumptive processes. For the 
NH4

+ pool, gross mineralization is the productive process; consumptive 
processes include abiotic sinks, gross nitrification, microbial 
immobilization, and plant uptake. For the NO3

– pool, gross nitrification 
is the productive process; consumptive processes include 
denitrification, leaching, microbial immobilization, and plant uptake.!
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Figure 5-3. Gross rates of (A) mineralization, (B) nitrification, and (C) N immobilization in soils of 
control and N-addition plots in broadleaf forest, and control and N-addition plots in pine forest at 
DHSBR, and broadleaf forest at HSD, Error bars represent S.E. (n=4). Different letters above the 
bars indicate significant differences among forests (p<0.05) based on one-way analysis of variance 
(ANOVA) with Turkey's HSD
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Figure 5-4. Characteristics of N transformations in in soils of (A) control and (B) N-addition plots in 
broadleaf forest and (C) control and (D) N-addition plots in pine forest at DHSBR, and (E) broadleaf 
forest at HSD. Arrows indicate the following: from Org-N (organic N) to NH4

+-N, gross mineralization; 
from NH4

+-N to Org-N, NH4
+ immobilization; from NH4

+-N to NO3
--N, gross nitrification; from NO3

–-N to 
Org-N, gross NO3

–
 immobilization. The figures adjacent to each arrow and below each circles show the 

rates (mg-N kg-soil–1 day–1) and pool size (mg-N kg-soil–1), respectively. Gross NH4
+ immobilization 

rate was calculated by subtracting gross nitrification rate from gross NH4
+ consumption rate. !
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Figure 5-5. Relationship between net nitrification rate and NO3
– 

concentration in soils of control and N-addition plots in broadleaf forest 
(● and ○) and control and N-addition plots in pine forest (▲ and △) at 
DHSBR, and broadleaf forest at HSD (■) A significant correlation 
between them was found (p<0.01, NO3

– concentration = 5.3 × net 
nitrification rate +6.6, R2=0.93). Error bars represent S.E. (n=4).
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第 6章 高窒素負荷環境にある中国亜熱帯林土壌における

硝化微生物群集の解析  

 

6.1 緒言  

第 4章、第 5章に記述したように、DHSBRの広葉樹林、松林、混合林の窒素フロー

を比較した結果、森林間で総硝化速度に大きな差が見られた。また、第 5章において、

高い硝化速度をともなう硝酸生成の大部分は独立栄養性微生物によることも確認され

た。したがって上記のような硝化速度の違いは、硝化を担っている独立栄養性微生物の

存在量や群集組成、活性の違いに由来している可能性が考えられる。本章に記述する研

究では、第 4、5章で用いた土壌中の硝化微生物群集について解析を行い、上記の推測

の妥当性を検証した。 

アンモニア酸化（NH3 → NO2
–）反応は硝化（NH3 → NO3

–）反応の第 1段階であり、

かつ律速段階である。従来、独立栄養性のアンモニア酸化細菌（AOB）と亜硝酸酸化細

菌（NOB）が土壌中の硝化を主に担っていると考えられてきた。しかし、これまでにも

酸性森林土壌において AOBの存在が確認されているが、その存在量は少なく、AOBが

硝化にどれほど寄与しているのかほとんどわかっていない（Bäckman et al. 2003; 

Laverman et al. 2005; Schmidt et al. 2007）。その一方で、近年発見されたアンモニア酸化

アーキア（AOA）（Könneke et al. 2005）の amoAの存在量は、多くの酸性土壌において

AOB の amoA の存在量と比べて同程度あるいは多いことが報告され（Leininger et al. 

2006; He et al. 2007; Nicol et al. 2008; Chen et al. 2008: Gubry-Rangin et al. 2010）、AOAが酸

性森林土壌で硝化を担う微生物の新たな候補となっている（第 1章、セクション 1.3）。 

ただし、これまでに土壌からアンモニア酸化能をもつアーキアが分離された報告例が

ないため、amoAを保有しアンモニア酸化能を有するアーキアが本当に土壌中に存在し、

土壌中で実際に硝化を担っているのかどうかは不明である。しかし、多くの論文になら
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って、本章では便宜上 amoAを保有するアーキアを AOAと呼ぶことにする。 

本章では、DHSBRおよび HSDの土壌における、AOBおよび AOAの存在量、群集組

成、RNA存在量に基づく活性、および第 4、5章で算出した総硝化速度との関係性を検

討し、どのような微生物群が土壌中で硝化を主に担っているのかを考察する。具体的に

は、下記（1）から（3）を行う。 

 

（1）第 4 章において窒素フローの解析を行った供試土壌を用い、その中の硝化微生物

群集を解析する。まず土壌から抽出した DNA を材料とし、AOB、AOA に由来す

る土壌中の amoA存在量の定量およびクローン解析を行う。その amoA存在量と第

4章で算出した総硝化速度との相関をについて検討する。また Nitrosospira属 NOB

を対象としたクローン解析を行う。 

（2）第 5 章において窒素フローの解析を行った供試土壌を用い、その中の硝化微生物

群集の解析を行う。ここでは、土壌から抽出した DNAと RNAの両方を材料とし、

AOBおよび AOAに由来する土壌中の amoA存在量の定量を行い、その存在量と第

5章で算出した総独立栄養性硝化速度との相関について検討する。 

（3）上記（1）、(2)の分子生態学的手法に加え、培養依存的手法による検出ならびに定

量を行う。上記の土壌とは別に 2009 年 10 月に採取した土壌を用いて、AOB の存

在量を最確値（Most probable number: MPN）法によって算出する。 

 

6.2 方法  

6.2.1 供試土壌  

供試土壌は、次の 3組である。 

（土壌 1）2008 年 9 月に採取した土壌（第 4 章の供試土壌）。この土壌は DHSBR の広

葉樹林、松林、混合林のコントロール区内 6 カ所ずつから採取し、それぞれ

2mmのふるいを通した（第 1章、セクション 1.6）。研究サイトから東京大学
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土壌圏科学研究室に輸送した後、本章で記述する実験に使用するまでは–20°C

で冷凍保存した。 

（土壌 2）2009 年 8 月に採取した土壌（第 5 章の供試土壌）。この土壌は DHSBR の広

葉樹林（コントロール区、窒素添加区）、松林（コントロール区、窒素添加区）、

および HSD の広葉樹林の各プロット内 12 カ所ずつから採取し、それぞれ

2mmのふるいを通した後、プロット毎に混合した（第 1章、セクション 1.6）。

15NO3
–を添加して 2 時間培養した後の土壌（第 5 章）を、その時点で液体窒

素を用いて凍結させ、本章で記述する実験に使用するまでは–80°C で冷凍保

存した。 

（土壌 3）2009 年 10 月に採取した土壌。この土壌は DHSBR の広葉樹林（コントロー

ル区）のプロット内 4カ所から採取し、それぞれ 2mmのふるいを通した後、

混合した（第 1章、セクション 1.6参照）。研究サイトから東京大学土壌圏科

学研究室に輸送した後 4°Cで冷蔵保存し、本章で記述する実験に使用する前

に 26°Cで 72時間前培養した。 

 

6.2.2 DNA抽出および RNA抽出と cDNA合成  

2008年 9月採取土壌（土壌 1）について、各土壌サンプル 0.5 gから DNAを抽出し

た。抽出には ISOIL kit for bead beating（Nippon Gene, Toyama, Japan）を用いた。抽出 DNA

溶液（終容積: 100 µl）は滅菌水で 20倍希釈した後、PCRテンプレートとして使用した。 

2009年 8月採取土壌（土壌 2）について、各土壌サンプル 2 gからWang et al.（2009）

の方法にもとづき、RNA PowerSoil Total RNA Isolation Kit（MO BIO Laboratories Inc., CA, 

USA）と RNA PowerSoil DNA Elution Accessory Kit（MO BIO Laboratories Inc.）を用いて、

DNAと RNAを同時に抽出した。抽出 DNA溶液（終容積: 100 µl）、抽出 RNA溶液（終

容積: 100 µl）ともに、混入している腐植物質を除去するため核酸精製カラム（illustra 

MicroSpinTM S-400 HR Columns, GE Healthcare, UK）を用いて精製した。精製した抽出
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DNA溶液は滅菌水で 20倍希釈した後、PCRテンプレートとして使用した。精製した抽

出 RNA溶液は cDNA合成へと供した。手順は以下の通りである。（1）まず、混入 DNA

を除去するため DNase処理を行った。TURBO DNA-free Kit（Applied Biosystems Inc., CA, 

USA）を用いて行った。（2）続いて DNaseの除去を、RNA Clean & ConcentratorTM-5（Zymo 

Research Co., CA, USA）を用いて行った。（3）最後に逆転写 PCRと cDNA合成を、ラ

ンダムプライマー（6mer, deoxyribonucleotide mixture, Takara Bio Inc., Shiga, Japan）と

SuperScript™ III Reverse Transcriptase（invitrogen, CA, USA）を用いて行った。DNse処理

および逆転写 PCRと cDNA合成の反応液組成と反応条件を Figure 6-1に示す。 

 

6.2.3 AOA、AOB、NOB群集の PCR検出  

2008年 9月採取土壌（土壌 1）について、AOB、AOA、NOBを対象として PCRを行

った。AOBを対象とした PCRとして、AOBの 16S rRNA遺伝子と amoAをターゲット

に、それぞれ特異的プライマーCTO189f-CTO654r（CTOプライマー）（Kowalchuk et al. 

1997）および amoA1f-amoA2r（Rotthauwe et al. 1997）を用いて、PCRを行った。AOB

の 16S rRNA遺伝子をターゲットに nested PCRも行った。（1）まず全細菌の 16S rRNA

遺伝子のほぼ全長を細菌用ユニバーサルプライマーm27f -m1492r（Tyson et al. 2004）を

用いて増幅した。（2）続いて、その PCR産物溶液から、未反応の dNTPs やプライマー

を DNA精製カラム（Wizard PCR Preps DNA Purification System, Promega, Madison, WI, 

USA）を用いて除去した。（3）その PCR産物溶液を 50倍希釈した溶液をテンプレート

にして、CTOプライマーを用いて再度 PCRを行った。 

続いて、AOAを対象とした PCRとして、アーキアの amoAをターゲットに、特異的

プライマーCrenamoA23f-CrenamoA616r（Könneke et al. 2005; Tourna et al. 2008）を用いて、

PCRを行った。最後に、NOBの中でも土壌環境で優占する 1グループである Nitrospira

属細菌を対象とした PCRを行った。この PCRでは、ユニバーサルプライマーm27f（上

述）と特異的プライマーNspira705r（Fritag et al. 2005）を組み合わせて用いた。 
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全ての PCR 反応は、非特異的増幅を抑えるためにホットスタート法で行った。反応

液（25 µl）の組成は以下の通りである。10 ! reaction buffer (Applied Biosystems, Foster City, 

CA, USA)、DNAテンプレート（1 µl）、プライマー（0.2 µM）、dNTPs（0.2 mM each）、

MgCl2（250 µM）、ウシ血清アルブミン（250 µM）、AmpliTaq Gold® DNA polymerase（2 

unit）(Applied Biosystems)。PCR条件は Table 6-1にまとめた。PCR産物のサイズはアガ

ロースゲル電気泳動で確認した。増幅が見られない場合には、PCR 条件を次のように

修正した。アニーリング温度を–1°Cまたは –2°C下げ、DNAテンプレートを 10倍希釈

し、サイクル数を 35まで増やした。 

 

6.2.4 AOA、AOB、NOB群集のクローンライブラリー解析  

上述（6.2.3）で得られた PCR 産物溶液は DNA 精製カラム Wizard PCR Preps DNA 

Purification System（Promega）を用いて精製した。続いて pGEM-T Easy Vector（Promega）

を用いてライゲーションを行い、コンピテントセル Escherichia coli strain JM109 high 

efficiency competent cells（Promega）を用いて形質転換を行った。各クローンのインサー

トの DNA をベクタープライマー T7-1 (5'-AATACGACTCACTATAG-3')と SP6 

(5'-GATTTAGGTGACACTATAG-3')を用いて PCR増幅し、増幅に用いたのと同じプライ

マーを用いて、ドラゴンジェノミクスセンター（TaKaRa Bio, Mie, Japan）の受託解析に

より塩基配列を解読した。 

塩基配列の相同性検索は NCBIデータベース（McEntyre and Ostell 2005）を用いて、

Blastn（Altschul et al. 1997）によって行った。本研究で得られた配列と相同性の高い配

列を、系統解析のレファレンス配列として用いた。また、Nitrosomonas 属（AOB）、

Nitrosospira 属（AOB）、Nitrospira 属（NOB）の細菌の 16S rRNA遺伝子の塩基配列は、

DDBJ/EMBL/GenBankデータベースから得た。本研究で得られた塩基配列とレファレン

ス塩基配列のアライメント解析を行い、距離行列にした。その距離行列をもとに

Clustalw version 2.0 (Larkin et al. 2007)を用いて、ギャップ部位および多重置換部位を除
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去後、乱数シードを 111、ブートストラップ試行数を 1000 として近隣結合法により系

統樹を作成した。 

 

6.2.5 amoAコピー数の定量  

上述（6.2.2）で得られた 2008年 9月採取土壌（土壌 1）由来の抽出 DNA溶液および

2009年 8月採取土壌（土壌 2）由来の抽出 DNAおよび RNA溶液について、AOAの amoA

コピー数を定量 PCRによって算出した。CrenamoA23f-CrenamoA616rをプライマーとし

て、StepOne real-time PCR system（Applied Biosystems）を用いて行った。反応液（20 µl）

の組成は、1x Power SYBR green PCR master mixture（Applied Biosystems）、DNAテンプ

レート（2 µl）、プライマー（0.2 µM each）、およびウシ血清アルブミン（250 µM）であ

った。標準曲線（103 to 108 copies per reaction mixture）は、本研究で得られた AOAの amoA

フラグメントを用いて作成した。反応条件は、95°Cで 15分に続き、95°Cで 30秒、58°C

で 30秒、72°Cで 30 sを 40サイクルとした。PCR産物のサイズが正しいことはアガロ

ースゲル電気泳動で確認した。また、2009年 8月採取土壌由来の抽出 DNAおよび RNA

溶液について、AOB の amoA をターゲットに定量 PCR を行った。プライマーには

amoA1f-amoA2rを用いて、同様の反応液組成で行った。標準曲線（102 to 107 copies per 

reaction mixture）は、Nitrosospira multiformis（ATCC 25196T）の amoAフラグメントを用

いて作成した。反応条件は、95°Cで 15分に続き、95°Cで 30秒、58°Cで 30秒、72°C

で 30 sを 40サイクルとした。 

 

6.2.6 MPN法による AOB群集の検出と定量  

広葉樹林土壌の AOBの存在量を MPN法（Schmidt and Belser 1983; Suwa et al. 1994）

によって算出した。これまで多くの研究でアンモニア酸化微生物の検出および定量に、

培養をともなう MPN 法が用いられてきた。しかしこれまで、この MPN 法の実験条件

下で AOA が培養されたことはなく、したがって、この方法では AOA の活性は検出さ
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れないと考えられる。そこで本研究では、MPN法によって検出される微生物に AOAは

含まれないと見なし、本実験を“AOBの”検出と定量と位置づける。 

MPN 法の手順は以下の通りである。（1）2009 年 10 月採取土壌（土壌 3）20 グラム

（乾燥重量でおよそ 10 グラム）に蒸留水 190 mL を加え、ワーリングブレンダーで撹

拌した。（2）蒸留水を用いて、10"2倍から 10"8倍までの 10倍希釈系列を作成した。（3）

MPN法の液体培地として、“低 pH培地”（pH 5.5）と“中 pH培地”（pH 7.5）を作成し

た。液体培地の組成について Table 6-2 に示す。窒素源かつエネルギー源として、濃度

の異なる硫酸アンモニウム(NH4)2SO4または尿素(NH2)2CO を用いた。すなわち、低 pH

培地には 66、661、6608 mg/Lの(NH4)2SO4または 3、30 mg/Lの(NH2)2COを、中 pH培

地には 6.6、66 mg/L の(NH4)2SO4を用いた。培地の pH は最終的に HCl または Na2CO3

溶液で調整した。培地は孔径 0.2 µmのメンブレンフィルター（Corning、Tokyo、Japan）

を用いて滅菌ろ過した後、4 mlを滅菌試験管に分注した。（4）そこに 1 mlの 10倍希釈

系列の土壌懸濁液を加え、アルミキャップをした。各希釈系列につき 8から 10連の試

験管を用いた。（5）25°Cで 6週間、12週間培養し、Schmidt and Belser（1983）、Suwa et 

al.（1994）にしたがって、NO2
–および NO3

–の生成をグリース・イロスベイ反応によっ

て確認した。 

 

6.3 結果  

6.3.1 AOB群集  

2008年 9月採取土壌（土壌 1、DHSBRの広葉樹林、松林、混合林のコントロール区）

について、AOB をターゲットにした PCR において、Table 6-1 で示した条件では 16S 

rRNA 遺伝子および amoAのいずれの増幅も見られなかった。また、上述（6.2.3）のと

おり PCR条件を変更したが、同様に増幅が見られなかった。ただし、AOBの 16S rRNA

遺伝子をターゲットにした nested PCRでは、広葉樹林から得られた 6サンプルのうち 2

サンプルでAOB由来の 16S rRNA遺伝子フラグメントとほぼ同じサイズのDNAフラグ
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メントの増幅が確認された（Figure 6-2）。しかし、その塩基配列に基づく系統解析の結

果、増幅された DNAはこれまで知られている betaproteobacteriaに属する AOB、すなわ

ち Nitrosospiraおよび Nitrosomonasの系統とは異なる細菌に由来する 16S rRNA遺伝子

であることが示された（Figure 6-3）。 

2009年 8月採取土壌（土壌 2、DHSBRの広葉樹林（コントロール区、窒素添加区）

および松林（コントロール区、窒素添加区）、HSDの広葉樹林）について、AOBの amoA

をターゲットに定量 PCR を行ったが、増幅が見られなかった。Nitrosospira multiformis

（ATCC 25196T）の amoAを用いて作成した標準曲線から AOBの amoA遺伝子の検出限

界は 5 ! 104#copies g-soil–1と算出された。 

2009年 10月採取土壌（土壌 3、DHSBRの広葉樹林（コントロール区））について、

AOBをターゲットした MPN法において、培地組成および土壌の希釈倍率が異なるすべ

ての試験管において、グリース・イロスベイ反応による呈色すなわち、NO2
–および NO3

–

の生成は確認されなかった。すなわち AOBは検出されなかった。なお、MPN法による

AOBの検出限界は 1 ! 103#copies g-soil–1と算出された。 

 

6.3.2 AOA群集  

2008年 9月採取土壌（土壌 1、DHSBRの広葉樹林、松林、混合林のコントロール区）

について、AOA の amoA は全ての土壌サンプルから PCR 法において増幅が見られた。

広葉樹林、松林、混合林からそれぞれ、10、11、11クローンの amoAの塩基配列を解読

し、系統解析をして得られた近隣結合系統樹を Figure 6-4に示す。系統樹上では、本研

究で得られた amoAは 3つのクラスター（クラスターI、II、III）に分かれた。広葉樹林

に由来する 10クローンのうち 4クローンと、松林および混合林に由来する全てのクロ

ーンは、クラスターIIに、広葉樹林由来の残りのクローンのうち 1クローンはクラスタ

ーIに、4クローンはクラスターIIに位置した。本研究で得られたすべてのクローンは、

データベースに登録されていた土壌由来のクローンと高い塩基配列相同性を示し、
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Nitrosopumilus multimus SCM1や海綿 Cenarchaeum symbiosum中の AOAといった海洋環

境に由来する AOAとは系統的に異なっていた。 

続いて定量 PCR法により AOAの amoA存在量を定量した結果を Table 6-3に示す。

AOAの amoAコピー数には広葉樹林と混合林の間で有意差が見られた。また、AOAの

amoA コピー数は第 4 章で算出した総硝化速度との間に弱い相関（p = 0.003、Gross 

nitrification rate = 3.4 ! 10–9 ! abundance of AOA amoA gene – 0.5、r2 = 0.43、n=18）を示し

た（Figure 6-5）。 

2008年 9月採取土壌（土壌 1、DHSBRの広葉樹林、松林、混合林のコントロール区）

については、定量 PCR法により抽出したRNAおよびDNAの両方を用いてAOAの amoA

存在量を定量した。その結果を Table 6-4に示す。AOAの amoAコピー数は森林間で異

なり、DHSBR の松林、HSD の広葉樹林、DHSBR の広葉樹林の順に大きくなり、窒素

添加区とコントロール区では差は見られなかった。また、cDNA 量によって表される

amoA の mRNAコピー数についても、DNAコピー数と同様の傾向を示した。さらに、

DNA にもとづく amoA 存在量と第 5 章で算出した総独立栄養性硝化速度との間に有意

な相関（p <0.05、Gross nitrification rate = 7.0 ! 10–10 ! abundance of AOA amoA gene + 0.2、

r2 = 0.86、n=5）が認められた（Figure 6-6）。また mRNAにもとづく amoA存在量と総独

立栄養性硝化速度との間にも有意な相関（p <0.05、Gross nitrification rate = 1.9 ! 10–9 ! 

abundance of archaeal amoA transcript + 0.3、r2 = 0.86、n=5）が認められた（Figure 6-6）。 

 

6.3.2 NOB群集  

2008年 9月採取土壌（土壌 1、DHSBRの広葉樹林、松林、混合林のコントロール区）

について、NOBの中でも土壌環境において優占していると考えられている Nitrospira属

細菌を対象に PCRを行った。その結果、全ての土壌サンプルにおいて、Nitrospira属細

菌の 16S rRNA 遺伝子の塩基配列から予測されるサイズと同程度のサイズをもつ DNA

フラグメントが得られた。広葉樹林、松林、混合林からそれぞれ、10、7、4 クローン
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の DNAフラグメント配列を解読し、系統解析を行った（Figure 6-7）。その結果、Nitrospira

門には属するが、NOBとして知られている Nitrospira属には属さない細菌由来の塩基配

列も得られたが、広葉樹林、松林、混合林から得られたクローンの中に、Nitrosospira

属細菌が含まれることが確認された。このことから広葉樹林、松林、混合林の土壌中に

は Nitrosospira属の NOBが存在することが示された。 

 

6.4 考察  

6.4.1 DHSBRおよび HSDにおいて硝化を担っている微生物群集  

全ての土壌サンプルから、AOBの 16S rRNA遺伝子や amoAは PCRによって増幅さ

れなかった。AOB の 16S rRNA 遺伝子を対象とする CTO プライマーを用いた nested 

PCRでは、増幅産物が得られたが、塩基配列解読の結果、それらは AOB以外の細菌に

由来するものであった（Figure 6-3）。既往研究においても、AOBの存在量が小さい土壌

からは、CTO プライマーを用いても AOB以外の細菌に由来する遺伝子フラグメントが

増幅されることが報告されている（Bäckman et al. 2003; Mahmood et al. 2006）。しかし、

これらの研究は主に PCR 反応を介した方法による。したがって、これまで用いられて

きたプライマーのミスマッチによって検出されなかった可能性は否定できない。その可

能性を検討するため培養依存的手法である MPN法を行ったが、AOBの活性ならびに増

殖は確認されなかった。これらのことから、DHSBR および HSD の森林土壌では AOB

群集の存在量が極めて小さいと考えられる。既往研究においても、酸性森林土壌では

AOBの存在量が小さいことが報告されている（Bäckman et al. 2003; Schmidt et al. 2007; 

Stopni$ek et al. 2010）。その中でも、Bäckman et al.（2003）は酸性針葉樹林土壌において、

6 年間もの石灰の添加による中和作業を施した結果、添加前には AOB の存在が検出さ

れなかったが、土壌 pH の上昇とともに AOB の増殖が見られたことを報告した。これ

らのことから、DHSBRおよび HSDの森林土壌で AOBの存在量が小さいのは、土壌 pH

が極めて低いことによる可能性が考えられる。 
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AOB とは異なり、AOA の存在量は極めて大きいことが明らかになった。すなわち、

本研究のすべての土壌サンプルにおいて 108 - 109 g-soil–1オーダーの AOAの amoAがの

存在が認められた。これは、既往研究における他の酸性森林土壌（5 ! 106  - 6 ! 107 

g-soil–1）（Boyle-Yahwood et al. 2008; Stopni$ek et al. 2010）や酸性農耕地土壌（2 ! 106  - 1 

! 108 g-soil–1）（Leininger et al. 2006; He et al. 2007; Nicol et al. 2008; Chen et al. 2008: 

Gubry-Rangin et al. 2010）で報告された値より大きい。また、DHSBRの広葉樹林（コン

トロール区）、松林（コントロール区）、混合林（コントロール区）の AOA amoA の存

在量と第 4章で算出した総硝化速度との間に相関が見られた。また、DHSBRの広葉樹

林（コントロール区、窒素添加区）、松林（コントロール区、窒素添加区）、HSD の広

葉樹林の DNAおよび mRNAにもとづく AOA amoAの存在量と第 5章で算出した総独

立栄養性硝化速度との間にも、それぞれ有意な相関が見られた（Figure 6-5、6-6）。これ

らのことから、植生や窒素流入量が異なっていても、本研究サイトの森林土壌において

は AOAがアンモニア酸化を担っている主要な微生物群であると考えられた。またそれ

と同時に、各森林土壌中の総硝化速度は AOAの存在量によって大きくコントロールさ

れていることが示唆された（Figure 1-8B）。 

NOBに関して、DHSBRの広葉樹林、松林、混合林において NOBの 1グループであ

る Nitrosospira属細菌の存在が確認された。しがって、少なくとも DHSBRにおいては、

AOAと NOBが硝化（それぞれ、アンモニア酸化と亜硝酸酸化）を担っている主要な微

生物群であることが示唆された。 

 

6.4.2 DHSBRの AOAの系統  

DHSBRの広葉樹林、混合林、松林のコントロール区から得られた AOAの amoAクロ

ーンのほとんどは、データベースに登録されている中国の土壌に由来する参照クローン

の amoA塩基配列から推定されるアミノ酸配列と高い相同性を示した（Figure 6-4参照）。

得られた 33クローンのうち 26クローンのアミノ酸配列は中国の農耕地土壌から得られ
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た参照クローンのアミノ酸配列とともに 1 つのクラスターを形成した（Cluster II）。

Cluster III の Group 2に含まれる AOAの amoAのアミノ酸配列についても、中国の果樹

園土壌から得られた“clone AOA C4”のアミノ酸配列と同一であった（Huaiying Yao, 

Zhejiang University, pers. comm.）。Ying et al.（2010）も、中国の同じ省の異なるフィール

ドから得られた AOA の amoAアミノ酸配列が互いに高い相同性を示すことを報告して

いる。これらの結果は AOA の amoAの系統と地理的分布との間に関係があること、さ

らには中国の土壌に由来する AOA amoA からなる特徴的な系統群が存在することを示

唆している。 

 

6.4.3 AOAと AOBの生態  

AOAの発見（Könneke et al. 2005）以来、AOAの生態や窒素循環に対する役割につい

て多くの研究がなされている（第 1 章、セクション 1.3）。しかし、土壌環境において

AOAがどれだけ硝化に寄与しているのかについては、未だその大部分が未解明である。

多くの既往研究では、酸性土壌において AOA の存在量が AOB に比べて多いことが報

告されている。しかし、これまで酸性土壌に関わらず、土壌中の AOA の amoAコピー

数と総硝化速度との間に有意な相関を見出した研究例はない。むしろ多くの研究例

（Nicol et al. 2008; Shen et al. 2008; Di et al. 2010; Ying et al. 2010）では、AOBの amoA存

在量の方が、AOA の amoA 存在量に比べて、土壌中の硝化速度（純硝化速度や硝化ポ

テンシャル）と高い相関を示すことを報告している。また Jia and Conrad（2009）や Di et 

al.（2009）は、農耕地または牧草地土壌において、AOAの硝化への寄与は AOBの寄与

に比べて遥かに小さいという結論を報告している。 

これらの状況について、本研究および既往研究の結果をもとに、土壌中の AOB と

AOA のアンモニア酸化活性の違いから考察する。まず本研究において、第 4 章と本章

の結果から総硝化速度と AOA amoAのコピー数の式、 

（総硝化速度）= 3.4 ! 10–9 ! （AOA amoAコピー数）– 0.5 
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を得た。また第 5章と本章の結果から総独立硝化速度と AOA amoAのコピー数の式、 

（総独立栄養性性硝化速度）= 7.0 ! 10–10 !（AOA amoAコピー数）+ 0.2 

を得た。一方、Hawkes et al.（2005）は草地土壌において AOBの存在量と総硝化速度と

の間に有意な相関を見出し（P < 0.001）、 

（総硝化速度）= 8.9 ! 10–6 !（AOB 16S rRNA遺伝子コピー数）+ 0.813 

を得た。ここで次の 2つの仮説を立てる、すなわち（1）草地土壌においては AOBが主

に硝化を担っている（Di et al. 2009）、（2）細胞内の amoAコピー数は 2、16S rRNA遺伝

子コピー数は 1である（Norton et al. 2008）。この２つの仮説を採用すると、上記の AOA

および AOB に関する式の傾きから、土壌中の AOA の一細胞あたりのアンモニア酸化

活性は AOBの 0.4 ! 10–4 – 1.9 ! 10–4程度と推測できる。実際には AOB、AOAともに一

細胞あたりの活性は個体ごとに異なり、かつすべての個体が土壌中で活動的であるとは

限らない。しかし、AOAの一細胞あたりのアンモニア酸化活性は AOBの活性に比べて

はるかに低いことが推察される。（AOA の一細胞あたりのアンモニア酸化活性／AOB

の一細胞あたりのアンモニア酸化活性）= 0.4 ! 10–4 - 1.9 ! 10–4という数値を採用すると、

AOA と AOB の存在比が少なくとも 103程度以上でないと土壌中の AOA のアンモニア

酸化活性はほとんどみられないと推察できる。代表的な既往研究で見出された様々な土

壌中の AOA amoAのコピー数と AOB amoAのコピー数の比を Table 6-5にまとめる。ほ

とんどの土壌で AOA amoAのコピー数が AOB amoAのコピー数を上回っているが、そ

の比は Stopni$ek et al.（2010）を除けば 103以下である。したがって上記のような土壌の

多くでは AOA の硝化への寄与は AOB に比べて遥かに小さいと推察される。Table 6-5

においても、Stopni$ek et al.（2010）は酸性ピート森林土壌を用いたマイクロコズム実

験を行い、AOAの amoAが 107 g-soil–1のオーダーで確認された一方で、AOBは検出さ

れず、AOAが主に硝化を担っていることを示唆している（Stopni$ek et al. 2010）。 

このような AOAと AOBの一細胞あたりのアンモニア酸化活性の差異は、AOAの細

胞のサイズが、AOB の細胞のサイズに比べて著しく小さいことに起因するのかもしれ
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ない。中温性 AOAの唯一の単離株である Nitsopumilus multimus SCM1の細胞サイズは

小さく、幅 0.17 - 0.22%m、長さ 0.5 - 0.9%mの桿菌状である（Könneke et al. 2005）。それ

に比べて代表的なAOBであるNitrosospira multiformis（幅 1.0 - 1.5 %m、長さ 1.0 - 2.5 %m、

小葉状）や Nitrosomonas europaea（幅 0.8 - 0.9 %m、長さ 1.0 - 2.0 %m、短桿菌状）の細

胞サイズ（Watson et al., 1989）は大きい。これら 3株すべてを円柱状と仮定して計算す

ると、N. multimus SCM1の細胞サイズは N. multiformisおよび N. europaeaの 10–2倍程度

である。 

それではなぜ、DHSBRおよび HSDの森林土壌において、AOAが AOBに比べて著し

く優占しているのか。それは DHSBR および HSD の土壌が“極限環境”的であること

に起因している可能性がある。DHSBR、HSD ともに亜熱帯林土壌であるため風化が進

み酸性物質に対する緩衝能がもともと低い性質の土壌を有しているうえ、長期にわたる

酸性物質の降下によってさらに酸性化が進行している（Liu et al. 2010）。したがってAOB

および AOA の基質となる NH3はその高い pKa（=9.25）ゆえに大部分は NH4
+へとイオ

ン化している（Allison and Prosser 1991）。本研究と既往研究の結果から AOAの 1細胞

あたりアンモニア酸化能は AOB の 10–4倍程度と推察されたことは同時に、AOA の 1

細胞がその活性を維持するのに必要な NH3は AOBに比べてはるかに少ないことを意味

する。これは N. multimus SCM1の至適 NH3濃度（あるいは apparent Km値）が AOBの

単離株に比べて著しく（103倍程度）低いこととも整合する（Martens-Habbena 2009）。

リソース（基質）の量が極めて限定されている条件においては、1細胞当たりの必要す

るリソースの量が多い個体よりも少ない個体の方が生存競争上有利であると考えられ

る（Fierer et al. 2007）。このような理由から AOAは、AOBには利用できないほどの限

定したリソース（NH3）を利用することで、酸性土壌においてもその存在量及び活性を

維持している可能性が考えられる。 

また既往研究が示している通り、AOAは AOBが生育するのに適さないような環境に

も適応しうる可能性が高い。例えば、酸性土壌（Leininger et al. 2006; He et al. 2007; 
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Boyle-Yahwood et al. 2008; Nicol et al. 2008; Chen et al. 2008）の他に、温泉（de la Torre et al. 

2008; Reigstad et al. 2008）、NH4
+濃度の低い外洋などの環境において、AOAの存在量ま

たは活性が AOBのそれより高いことが知られている。また、これまでに培養されてい

る 3種（各 1株）の AOAについても、温泉（Candidatus Nitrososphaera gargensis、Candidatus 

Nitrosocaldus yellowstonii）あるいは外洋環境（N. multimus SCM1）から単離され、かつ

それらの至適アンモニア濃度は、AOBの単離株より遥かに低い（de la Torre et al. 2008; 

Hatzenpichler et al. 2008; Martens-Habbena et al. 2009）。その一方で、施肥により NH3の可

給性が高い農耕地土壌においては AOB が主にアンモニア酸化を担っており、AOA の

寄与は遥かに小さいことが報告されている（Jia and Conrad 2009; Di et al. 2009）。これら

のことから、DHSBR および HSD の森林土壌は AOB にとって “過酷な”環境である

が、AOAにとっては生育可能な（あるいは生育に適した）環境であると考えられる。 



Table 6-1. Primers and PCR amplification conditions!

Primer set! Target gene!
Thermocycling program!
Annealing 
temp. (°C)!

Extention 
time (s)!

CTO189f - CTO654r! AOB !
(16S rRNA gene)! 55! 45!

m27f - m1492r! Eubacteria !
(16S rRNA gene)! 50! 120!

amoA1f - amoA2r! AOB (amoA)! 55! 45!
CrenamoA23f - 
CrenamoA616r! Archaea (amoA)! 52! 60!

m27f - Nspira705r! genus Nitrospira !
(16S rRNA gene)! 52! 80!

The general thermocycling program used was as follows: 10 min at 94°C; 25 
cycles of 30 s at 94°C, 30 s at the specified annealing temperature, and the 
specified extension time at 72°C and a 10-min final extension at 72°C.!

Table 6-2. Media composition for culturing ammonia oxidizers (mg/L)!
pH*! 5.5! 5.5! 7.5!

KH2PO4! 20.4! 20.4!
K2HPO4! 26.1!
Na2HPO4!
MgSO4 ! 7H2O! 5! 5! 5!
CaCl2 ! 2H2O! 2! 2! 2!
Fe-EDTA  solution**! 0.1mL! 0.1mL! 0.1mL!
NaHCO3! 5! 5! 5!

(NH4)2SO4! 6.6, 66, 661, 6608 ! 6.6, 66!

(NH2)2CO! 3, 30!
ATCC 1573 trace 
element solution***! 0.1mL! 0.1mL! 0.1mL!

*pH was finally adjusted with HCl or Na2CO3!

**Fe-EDTA  solution (mg/L)!
FeSO4 ! 7H2O! 24.6!
EDTA disodium! 33.1!

***ATCC 1573 trace element solutuion (mg/L)!

Na2MoO4 ! 2H2O! 100!
MnCl2 ! 4H2O! 200!
ZnSO4 ! 7H2O! 100!
CoCl2 ! 6H2O! 2!
CuSO4 ! 5H2O! 20!

129



Table 6-3.  Abundance of archaeal amoA gene (/g-soil)  in soils of broadleaf, pine 
and mixed forest at DHSBR!

broadleaf! pine! mixed!

Archaeal 
amoA gene! 1.2 ± 0.1×109 a! 9.3 ± 2.0×108 ab! 3.2 ± 0.4×108 b!

Data are shown as mean ± standard error, n=4  
Different letters following the values indicate significant differences among forests 
(p<0.05) based on one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey's HSD!

Table 6-4.  Abundance of archaeal amoA gene and transcript (/g-soil) in soils of control and N-addition 
plots in broadleaf forest and control and N-addition plots in pine forest at DHSBR, and broadleaf 
forest at HSD.!

DHSBR! HSD!
Broadleaf!
Control!

Broadleaf!
N-addition*!

Pine   !
Control!

Pine!
N-addition*! Broadleaf!

Archaeal amoA 
gene! 2.7 ± 1.2×109 a !3.2 ± 0.5×109 a! 5.5 ± 1.6×108 b! 4.8 ± 2.0×108 b! 1.5 ± 0.2×109 c!

Archaeal amoA 
transcript! 1.0 ± 0.2×109 a! 9.7 ± 2.0×108 b! 1.2 ± 0.5×108 b! 6.3 ± 3.2×107 c! 5.2 ± 0.1×108 a!
Data are shown as mean ± standard error, n=4  
Different letters following the values indicate significant differences among forests (p<0.05) based on 
one-way analysis of variance (ANOVA) with Turkey's HSD!
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Table 6-5. The ratio of gene abundance of amoA of AOA to that of amoA of AOB 
in various types of soil.!

soil type! pH! AOA : AOB*! reference!

agricultural! 4.9 – 7.5! 32 - 125! Nicol et al. (2008)!

agricultural! 8.3-8.7! 7.8 - 276! Shen et al. (2008)!

agricultural! 6.9-7.0! 54 - 217! Jia and Conrad (2009)!

agricultural! 4.5! 1.8 - 3.7! Gubry-Rangin et al. (2008)!

agricultural! 6! 0.7 - 3.5! Gubry-Rangin et al. (2008)!

agricultural! 5.5-7.3! 2.3 - 232! Leininger et al. (2005)!

pristine! 6.9-7.1! 14 - 53! Leininger et al. (2005)!

pasture ! 5.7-6.5! 3.0 - 254! Di et al. (2009)!
paddy 
rhizosphere! 6.8! 1.2 - 69.3! Chen (2008)!

forest! 4! 0.42 - 1.80! Boyle-Yahwood et al. (2008)!

forest! 5! n.d.**! Boyle-Yahwood et al. (2008)!

forest! 4.1! < 2.6 × 107- 3.9 × 107! Stopnišek et al. (2010)!

forest! 3.6 – 4.2! >9.6 × 103 - !
     6.4 × 104 **** ! this study!

• AOA : AOB represents the ratio of gene abundance of amoA of AOA to that of 
amoA of AOB.!
**amoA gene of AOA were not detected from the soil. The detection limit was 5 × 
104 copies g-1 of soil!
***amoA gene of AOB were not detected from the soil. The detection limit were 
not described. !
****The detection limit was 5 × 104 copies g-1 of soil!
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Random Primer (6 mers) (50 μM) "2 μL (100 pmol)"
dNTP mixture (2.5 mM each) " "4 μL (1 mM)"
RNA template " " " "1 μL (approx. 100 ng)"
RNase-free water " " "6 μL           "
Total " " " " "13 μL"

!"
65 °C, 5 min"
!"
on ice for at least 1 min"
!"

RNA/ primer mixture " " " " "13 μL "
5 x First-Strand Buffer " " " " "4 μL"
DTT (0.1 M) " " " " " "1 μL"
RNaseOUT™ Recombinant RNase Inhibitor (20 U/μL) "1 μL"
Reverse Transcriptase (200 U/μL) " " "1 μL"
Total " " " " " " "20 μL "

!"
25 °C " " "5 min"
50 °C (random primers)"60 min"
70 °C " " "15 min"
4 °C " " "∞ "

RNA template "100 μL"
10 x buffer "11 μL"
DNase " "2 μL  "
Total " "112 μL"
!"
37°C, 30 min"

(A)"

(B)"

Figure 6-1. Compositions of mixture and conditions for (A) DNase 
reaction and (B) Reverse Transcription PCR"
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1! 3!2! 5!4! 7!6! 9!8! 10!11!12!13!14!15!16!17!18!19!20!21!22!

Figure 6-2. Picture of electrophoresis of DNA fragment amplified using 
CTO primers (Kowalchuket al. 1997) targeting 16S RNA gene of 
ammonia oxidizing bacteria. Lane 1, 22: size marker, 2-7: DNA 
extracted from broadleaf forest soils, 8-13: DNA from pine forest soils, 
14-19: DNA from mixed forest soils, 20: positive control (DNA obtained 
from agricultural soil), 21: negative control (sterilized water).!
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Nitrosococcus oceani ATCC19707 [AF363287]!
Clone 1-3 (BL)!
Clone 1-5 (BL)!

Clone 1-2 (BL)!
Clone 1-4 (BL)!
Clone 1-1 (BL)!

Oxalobacteraceae bacterium NR179 [DQ520825]!

100!

Herbaspirillum sp. G8A1 [AJ012069]!
Herbaspirillum sp. P64 [AM411937]!97.5!

Leptothrix sp. MBIC3364 [AB015048]!
Schlegelella thermodepolymerans K14 [AY152824]!

Clone 4-8 (BL)!
99.9!

68.4!

Thauera butanivorans IAM 12574 [AB021377]!
Azonexus fungiphilus [AJ630292]!
Azonexus fungiphilus [AF011350]!
Azonexus caeni [AB166882]!
Clone 4-10 (BL)!
Clone 4-7 (BL)!
Clone 4-1 (BL)!
Clone 4-6 (BL)!
Clone 4-9 (BL)!
Clone 4-3 (BL)!
Clone 4-11 (BL)!

Clone 4-4 (BL)!
Clone 4-5 (BL)!
Clone 4-12 (BL)!
Clone 4-2 (BL)!

100!

100!

Nitrosomonas europaea [AB070982]!
Nitrosomonas eutropha [AY123795]!

Nitrosomonas aestuarii [AF272420]!
Nitrosomonas marina [AF272418]!

Nitrosomonas ureae [AJ298730]!
Nitrosomonas sp. AL212 [AB000699]!
Nitrosomonas oligotropha [AF272422]!

67.5!

97.1!

88.5!

99.3!

87.7!

Nitrosomonas communis [AJ298732]!
Nitrosospira sp. NpAV [Y10127]!
Nitrosospira multiformis [AY123807]!
Nitrosospira sp. Nsp2 [AY123802]!
Nitrosospira sp. III7 [AY123809]!
Nitrosospira sp. AHBI [X90820]!
Nitrosospira briensis [AY123800]!

Nitsosospira tenuis [AJ298746]!

99.9!

Nitrosospira sp. Ka3 [AY123806]!

81.2!

100!

99.8!

68.6!

Knuc!
= 0.02! Nitrosospira!

-lineage!

Nitrosomonas!
-lineage!

Figure 6-3. Neighbour-joining phylogenetic tree based on 16S rRNA gene sequences obtained 
by amplification using primers, CTO189f and CTO654r. Bootstrap values higher than 65% are 
indicated at nodes. The names beginning with “Clone” denote the sequences obtained in the 
present study. BL in the parentheses represent the broadleaf forest, from which the clones 
were originated. Taxonomic units with each grey square background shared an identical 
sequence within the region analysed. Accession numbers in DDBJ/EMBL/GenBank for the 
reference sequences are indicated in the square brackets.!
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Figure 6-4. Neighbour-joining phylogenetic tree based on amino acid sequences of AOA-
amoA. Bootstrap values higher than 65% are indicated at nodes. The names beginning 
with “Clone” and “Group” denote the sequences obtained in the present study; the clones 
of a Group shared an identical sequence. BL, P, and M in the parentheses represent the 
broadleaf, pine, and mixed forests at DHSBR, respectively, from which the clones were 
originated. Taxonomic units with each grey square background shared an identical 
sequence within the region analysed. Accession numbers in DDBJ/EMBL/GenBank for the 
reference sequences are indicated in the square brackets.!

Nitrosopumilus maritimus SCM1 [EU239959]!
Cenarchaeum symbiosum A [ABK77038]!

Shotgun sequences in Sargasso sea [AACY01435967] !
forest soil (USA) 5B1 [EF530112]!

forest soil (USA) 10G2 [EF530120]!
agri. soil (UK) CSamoA 2 4.9 [EU856181]!
agri. soil (UK) CSamoA 8 4.9 [EU856187]!

forest soil (USA) 6B1 [EF530114]!
 forest soil (China) AOA-R124 [HM047253]!
 forest soil (China) AOA-R75 [HM047260]!
 forest soil (China) AOA-R9 [FJ174700]!

 forest soil (China) AOA-R21 [FJ174701]!
agri. soil (UK ) CSamoA 1 4.9 [EU856180]!
agri. soil (UK ) CSamoA 5 4.9 [EU856184]!

forest soil (USA) 9A2 [EF530119]!
tea orchard soil (China) AOA C4 [FN869059]!
Group 2 (4 clones from BL)!

sediment (USA) WBF071204 19E11 [FJ227691]!
forest soil (Australia) FE2NC2B 43 [HM131597]!

forest soil (Australia) DH04fR 34 [HM131570]!
watershed soil (USA) AOA-Cu sH07 [EU339457]!
watershed soil (USA) AOA-Cu sG08 [EU339447]!

Clone 8-10 (BL)!
agri. soil (China) AOA-C57 [FJ174703]!

agri. soil (China) AOA-C68 [FJ174704]!
agri. soil (China) AOA-C59 [FJ174705]!

sediment (Denmark) HS AOA 6 [EU667819]!
"##$% (Denmark) JHRp AOA 10 [EU667990]!
"&'(#%)&*"* (Denmark) JHR AOA 1 [EU667981]!

HS AOA 5 (sediment) [EU667818]!
Clone 10-1 (M)!

tea orchard soil (China) 27#4  [GU396241]!
Clone 10-6 (M)!
Clone 10-7 (M)!
agri. soil (China) AOA-C51 [FJ517358]!
Clone 8-5 (BL)!

tea orchard soil (China) 46#13 [GU396250]!
agri. soil (China) AOA-C69 [FJ517366]!
agri. soil (China) AOA-C61 [FJ174702]!
Group 1 (3, 11, and 8 clones from BL, P, and M, respectively)!
agri. soil (China) AOA-C63 [FJ517363]!
agri. soil (China) AOA-C64 [FJ517364]!
agri. soil (China) AOA-C53 [FJ517359]!
tea orchard soil (China) AOA C58 [FN869065]!

tea orchard soil (China) AOA C57 [FN869075]!
tea orchard soil (China) 27#29 [GU396243]!

agri. soil (UK) CSamoA 10 4.9 [EU856189]!
forest soil (USA) 4B2 [EF530110]!
forest soil (USA) 12C1 [EF530122]!
forest soil (USA) 4C2 [EF530111]!
forest soil (USA) 5C1 [EF530113]!
agri. soil (UK) CSamoA 3 4.9 [EU856182]!
agri. soil (UK) CSamoA 4 4.9  [EU856183]!
agri. soil (UK) CSamoA 6 4.9[EU856185]!
agri. soil (UK) CSamoA 9 4.9[EU856188]!
forest soil (USA) 9H1 [EF530118]!
forest soil (USA) 11E2 [EF530123]!

forest soil (USA) 12E2 [EF530125]!
forest soil (USA) 12F2 [EF530126]!

forest soil (USA) 7F1 [EF530115]!
forest soil (USA) 8H2 [EF530117]!
forest soil (USA) 12B1 [EF530121]!

Candidatus Nitrososphaera gargensis [EU281321]!
Uncultured soil genomic fragment 54d9 [AJ627422]!

agri. soil (UK) CSamoA 7 4.9 [EU856186]!
Clone 8-2 (BL)!

Candidatus Nitrosocaldus yellowstonii HL72 [EU239961]!

85.9!
71.6!

74.2!

86.0!

65.8!

82.6!

100.0!

99.3!

99.7!

75.2!

96.6!
88.3!

67.9!
100.0!

100.0!
70.6!

Knuc!
= 0.02!

marine!

I!

II!

III!
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Figure 6-5. Relationship between abundance of archaeal amoA gene and gross 
nitrification rate in soils of control plots in broadleaf (●), pine (□) and mixed forest 
(△) at DHSBR. A significant correlation between them was found (p = 0.003, 
Gross nitrification rate = 3.4 × 10-9 × abundance of archaeal amoA gene  – 0.49, r2 

= 0.43). !
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Figure 6-6. Relationship between abundance of archaeal amoA gene (A) and 
amoA transcripts (B) and gross autotrophic nitrification rates in soils of control 
and N-addition plots in broadleaf forest (● and ○) and control and N-addition 
plots in pine forest (▲ and △) at DHSBR, and broadleaf forest at HSD (■). A 
significant correlation between them were found ((A), p<0.05, Gross autotrophic 
nitrification = 7.0 × 10–10 × abundance of archaeal amoA gene + 0.2, R2=0.86),  
((B) p<0.05, Gross autotrophic nitrification = 1.9 × 10–9 × abundance of archaeal 
amoA transcript + 0.3, R2=0.86).  Error bars represent S.E. (n=4).
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Figure 6-7. Neighbour-joining phylogenetic tree based on 16S rRNA gene sequences of 
Phylum Nitrospira. Bootstrap values higher than 85% are indicated at nodes. The names 
beginning with “Clone” denote the sequences obtained in the present study. BR, P and M 
in the parentheses represent the broadleaf, pine and mixed forest, from which the clones 
were originated. Taxonomic units with each grey square background shared an identical 
sequence within the region analysed. Accession numbers in DDBJ/EMBL/GenBank for the 
reference sequences are indicated in the square brackets.!

Thermodesulfovibrio islandicus [X96726]!
Clone 14-11 (BL)!
 Clone 14-3 (BL)!

 Clone 15-10 (P)!
100!

 Clone 16-1 (M)!
 Clone 16-2 (M)!

 Clone 14-7 (BL)!
Leptospirillum ferrooxidans DSM 2705 [X86776]!

Candidatus Nitrospira bockiana [EU084879]!
Candidatus Nitrospira defluvii [DQ059545]!
Nitrospira cf3 moscoviensis SBR2046 [AF155155]!

Nitrospira cf1 moscoviensis SBR1015 [AF155152]!
Nitrospira cf2 moscoviensis SBR1024 [AF155153]!

Nitrospira moscoviensis [X82558]!

100!

 Clone 15-5 (P)!
 Clone 14-10 (BL)!
 Clone 14-2 (BL)!
 Clone 14-1 (BL)!

 Clone 15-12 (P)!
 Clone 14-5 (BL)!
 Clone 14-8 (BL)!
 Clone 14-12 (BL)!
 Clone 15-9 (P)!
 Clone 14-4 (BL)!
 Clone 16-6 (M)!
 Clone 15-3 (P)!
 Clone 15-4 (P)!
 Clone 15-8 (P)!
 Clone 16-9 (M)!

95.3!

100!

93.2!

93.6!

100!

100!

Knuc!
 = 0.02!

Genus Nitrospira!
-lineage!
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第 7 章	
 総合考察  

 

	
 本研究では、第 1章において既往研究のレビューを行い、同時に以下に示す 3つ

の解決すべき問題を提示した。 

（1）窒素負荷の増大にともなう森林の窒素循環の変化は世界的な問題である。そ

れにも関わらず、今後最も窒素負荷が顕著になると予想される東アジアの熱

帯・亜熱帯林における窒素循環プロセスや窒素飽和程度はほとんどわかってい

ない。 

（2）硝化微生物群集は土壌中の硝酸生成の主要なプレーヤーである。しかし酸性

森林土壌において各微生物群集（AOB、AOA、従属栄養性微生物、NOB）が

それぞれどの程度硝化を担っているのか、ほとんど明らかになっていない。 

（3）硝化菌群集の特性（存在量、群集組成、活性）とその生態系機能としての硝

化をリンクするためには、窒素フローのプロセスや速度を定量的に測定する必

要がある。しかし、そのための分析手法が微生物を材料として生態学的・生理

学的研究を行う研究者にとっては容易ではない。 

	
 これらの問題に取り組むために、まず（1）土壌中の窒素フローのプロセスや速

度を定量的に測定するための簡便な手法を確立すること、続いて、高窒素負荷を受

けている中国南部に位置する酸性亜熱帯林土壌において、（2）実際に土壌中の窒素

フローの速度を定量的に算出し、窒素フローの特徴と窒素流入量の増加に対する窒

素フローの変化を明らかにすること、さらに（3）硝化を担っている微生物群集を

特定し、それら微生物群の硝酸生成への寄与を定量的に明らかにすること、最終的

に、これらを通して、（4）亜熱帯林土壌中の NO3
–生成メカニズムの全体像と、今後

予想される窒素負荷の増大にともなう窒素循環プロセスの変化を予測することを

目的に研究を行った。 
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7.1	
 本研究の成果  

7.1.1 土壌中の窒素フロー速度の簡便な測定法の確立  

	
 窒素フロー速度の測定に GC/MSを用いるため、まず商用の GC/MSの改良および

分析条件の最適化を行った（第 2 章）。併せて、微生物の代謝に関わる様々なガス

種を同時に、簡便かつ迅速に測定するための方法を確立した。この手法により、微

生物の代謝に関わるガス（H2、N2、O2、CO、NO、CH4、CO2、N2O）について ppm

（10-6 vol. vol.–1）レベルから%（10-2 vol. vol –1）レベルまでの幅広い濃度の、様々な

ガス種を短時間で定量することが可能になった。特に窒素フロー速度の測定にとっ

て重要な N2O については、2.5分以内に 105のレンジで定量することを可能にした。 

	
 続いて、土壌中の NH4
+、NO3

–、NO2
–、全溶存有機態窒素（TDN）の濃度および

15N/14N を簡便に測定するための方法を確立した（第 3 章）。この方法では、近年開

発された脱窒菌法、アザイド法と第 2 章において改良した GC/MS システムを併用

することにより、上記の窒素化合物の濃度および 15N/14N を広レンジ（0 – 1000μM、

0.37 – 99.3 15N atom%）で測定することが可能になった。この分析手法の確立によっ

て、土壌中の NH4
+、NO3

–、NO2
–、TDN の濃度および 15N/14N の測定を、従来の分析

手法の 1/10 – 1/100の少量の試料で行うことができ、土壌中の窒素フロー速度の解

析が簡便かつ迅速に行えるようになった。さらに上述のガス分析とあわせること

で、土壌中の無機態窒素の動態に加えて、硝化、脱窒、アナモックスの過程で生成

する窒素ガス（N2、N2O、NO）の生成速度も算出ができる。すなわちこれらの手法

の確立によって、微生物活動に関わる窒素の主要なフローの速度をほぼ完全に測定

することが可能になった。 

	
 本研究によって新たに確立した分析手法が広く用いられることで、森林の窒素循

環および微生物群集の生態系機能をこれまで以上に精密に評価し、窒素循環研究と

微生物生態研究の積極的なリンクがなされることが期待できる。 
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7.1.2	
 中国亜熱帯林土壌における硝酸生成  

	
 年間に 34kg-N/ha もの無機態窒素が大気から流入する中国南部の亜熱帯林

Dinghushan Biosphere Reserve（DHSBR）の広葉樹林（極相林、林齢＞400年）、松林

（80 年）ならびに広葉樹-松混合林（80 年）および年間に 18kg-N/ha もの無機態窒

素が流入する Heishiding Nature Reserve（HSD）の広葉樹林において、土壌中の窒素

フロー（無機化・硝化・窒素（NH4
+・NO3

–）不動化速度）の解析を行った（第 4、5

章）。その結果、DHSBR の広葉樹林（コントロール区）、松林（コントロール区）、

混合林（コントロール区）において土壌中の総無機化、NH4
+不動化、および NO3

–

不動化の速度には森林間で有意差は見られなかった一方、成熟林である広葉樹林の

硝化速度は、若い松林や混合林に比べて著しく高かった。また C2H2阻害法を用いて、

総従属栄養性硝化速度と総独立栄養性硝化速度をそれぞれ算出したところ、高い硝

化速度が見られた DHSBR および HSD の広葉樹林において、独立栄養性硝化が総硝

化速度の 80%以上を占めた（第 5章）。 

	
 そこで硝化微生物群集の解析を行った（第 6 章）。その結果、AOB は検出されな

かった一方で、AOA の amoA は各土壌 1 グラムあたり 108から 109コピー程度存在

することが明らかになった。さらに土壌中の AOA amoA の DNA コピー数および

mRNA コピー数と総独立栄養性硝化速度との間に正の相関が認められた。このこと

から、植生や窒素流入量が異なっていても、本研究サイトの森林土壌では AOA が

アンモニア酸化を担っている主要な微生物群であると考えられた。また NOB も検

出されたことから AOA 群集と NOB 群集が硝化を主に担っていることが示唆され

た。同時に、各森林土壌中の総硝化速度は AOA の存在量によって大きくコントロ

ールされ、森林間の総硝化速度の差異は AOA の存在量および活性の差異によるも

のであることが示唆された。 

	
 では本研究サイトの森林土壌において、なぜ主に AOA がアンモニア酸化を担い、

AOB による独立栄養性硝化や従属栄養性硝化の卓越は見られないのであろうか。そ
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の主な要因の一つは研究サイトの森林土壌が“極限環境的”であるためと考えられ

る。亜熱帯林土壌であるため風化が進み酸性物質に対する緩衝能がもともと低い性

質を有しているうえ、長期にわたる酸性物質の降下によってさらに酸性化が進行し

ている（Liu et al. 2010）。したがって AOB および AOA の基質となる NH3はその高

い pKaゆえに大部分は NH4
+へとイオン化している。そのため AOB にとっては基質

となる NH3の供給が著しく制限されるために、存在量が極めて小さいと考えられる。

その一方で、AOA の存在量は他の酸性土壌（森林、農耕地、牧草地）において報告

された値と比べても多い。本研究と既往研究の比較から、AOA の 1細胞あたりアン

モニア酸化能は AOB の 10–4程度であることが示唆された。このことは同時に AOA

の 1 細胞がその活性を維持するのに必要な NH3の量が AOB に比べてはるかに少な

いことを意味する。これは中温性 AOA の唯一の単離株である Nitrosopumilus 

multimus SCM1の至適 NH3濃度（あるいは apparent Km 値）が AOB の単離株に比べ

て著しく（103倍程度）低いこととも整合する（Martens-Habbena 2009）。リソース（基

質）の量が極めて限定されている条件においては、1 細胞当たりの必要するリソー

スの量が多い個体よりも少ない個体の方が生存競争上有利であると考えられる

（Fierer et al. 2007）。このような理由から AOA は、AOB には利用できないほどの限

定したリソース（NH3）を利用することで、酸性土壌においてもその存在量及び活

性を維持している可能性が考えられる。 

	
 従属栄養性硝化について、系統的に多岐にわたる微生物が有機態窒素あるいは

NH4
+を利用する際に NO3

–や NO2
–を生成することがこれまでに知られている（Focht 

and Verstraete 1977）。しかし、従属栄養性微生物の硝化活性は AOB の単離株の活性

に比べて遥かに低い（10–3 – 10–4倍以下）ことが報告されている（Focht and Verstraete 

1977）。それにもかかわらず、従属栄養性硝化が酸性森林土壌で卓越するとこれま

で考えられてきた主な理由は、AOB が酸性土壌環境には適応できない（酸性森林土

壌においても AOB は存在し得るが存在量が小さい）にも関わらず、酸性森林土壌
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において硝化が認められることによる（Allison and Prosser 1991, Hart et al. 19997）。

しかし、本研究においては、AOA が酸性森林土壌においてアンモニア酸化を担って

いる主要な微生物群であることが強く示唆された。これにより、酸性土壌では独立

栄養性硝化よりも従属栄養性硝化が卓越するという従来の仮説の妥当性は再検証

されるべきであると考えられる。 

 

7.1.3	
 中国亜熱帯林土壌の窒素飽和程度  

	
 DHSBR のフィールドにおける窒素動態から広葉樹林は窒素飽和状態にあり、松

林および混合林はその前段階にあることが予測されている（第 1章）。そこで本研

究では、土壌中の窒素フローから森林の窒素飽和程度をさらに考察した。まず

DHSBR の森林間における NH4
+消費のプロセスの差異から各森林の窒素飽和程度の

差異を検討した。森林間で総 NH4
+不動化速度に有意差は見られなかった一方で、総

硝化速度は広葉樹林において、松林および混合林に比べて著しく大きかった（第 4、

5章）。このことから広葉樹林において松林や混合林に比べて土壌微生物に対する窒

素の可給性が高く、それゆえ窒素飽和がより進行している状態にあることが推測さ

れた。続いて、広葉樹林と松林に設置された窒素添加区ならびに無添加区（コント

ロール区）の土壌中の微生物バイオマスと窒素フローを比較した結果、広葉樹林で

は窒素添加区の土壌微生物バイオマス窒素が無添加区に比べて小さく、窒素不動化

速度が無添加区の 42%程度にまで低下していたのに対して、松林では土壌微生物バ

イオマス窒素については差がなかったが、窒素不動化速度は 136%程度に増大して

いた（第 5章）。このことから広葉樹林は窒素飽和現象の最終段階（第 1章）にあ

る一方で、松林は未だ窒素制限状態にあることが示唆された。 

	
 このような窒素飽和程度の差が、主に植生の差によるものなのか林齢によるもの

なのか、本研究の結果からのみでは判断できない。しかし、一般的に森林が成長す

るにつれて植物や土壌中に窒素が蓄積されていく（Vitousek and Reiners 1975; 
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Pregitze and Euskirchen 2004; Davidson et al. 2007）。その結果、極相林では窒素のプー

ルサイズや循環速度が大きくなり、窒素の可給性が高くなる。すなわち窒素飽和に

近い生態系になっていくと考えられている。（第 1 章）。DHSBR において広葉樹林

は 400年以上保護された極相林（成熟林）であり、長年にわたって窒素が蓄積され

てきた。その一方、松林や混合林は若い森林であり、加えて低木層やリターが収穫

されてきた。その結果、広葉樹林と松林を比較すると、広葉樹林の方が窒素のプー

ルサイズや窒素循環速度が大きいことが報告されている（第 1 章）。このような理

由から、これまで受けてきた窒素負荷に関わらず研究サイトの広葉樹林は松林に比

べて窒素飽和に近い状態にあることが推察される。 

	
 比較対象とした研究サイト HSD の各森林の窒素飽和程度はどうであろうか。HSD

の広葉樹林において総 NH4
+不動化速度は DHSBR の森林と同程度であったが、総硝

化速度は DHSBR の松林より高く、広葉樹林より低かった。純硝化速度についても

同様である。また HSD の広葉樹林の林齢も DHSBR の松林に比べて大きく、広葉樹

林に比べて小さいと予想されている。これらのことから、HSD の広葉樹林は DHSBR

の松林に比べて窒素飽和が進行している状態にあるが、広葉樹林ほど進行していな

いと推察される。 

 

7.1.4	
 予想される窒素負荷の増大にともなう窒素循環プロセスの変化 

	
 DHSBR の広葉樹林において、松林や混合林に比べて土壌中の NO3
–濃度が高く、

また表層 0cmから 20cmにおいて水の移動にともなって多量の NO3
–が溶脱している

ことも報告されている。本研究において、HSD の広葉樹林土壌も含め、純硝化速度

（＝総硝化速度 － 総 NO3
–不動化速度）と土壌中の NO3

–濃度との間で正の相関が認

められた（第 4、5 章）。このことから、DHSBR の広葉樹林では土壌中の総硝化速

度が総 NO3
–不動化速度に比べて著しく高いために、土壌中の NO3

–濃度が高くなり、

またそれゆえ多量の NO3
–が溶脱していると考えられた。そこで、窒素負荷の増大が
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土壌中の窒素フローに及ぼす影響について、NO3
–の動態に着目し評価した。NO3

–の

動態を示すために NO3
–の“見かけの”滞留時間を算出した。広葉樹林、松林ともに

窒素添加区では無添加区に比べて NO3
–の見かけの滞留時間が長く、生成あるいは流

入した NO3
–は NO3

–のまま土壌中により長く滞留し得ると考えられた。すなわち、

予想される大気からの窒素負荷の増大にともなって、土壌から NO3
–が加速度的に溶

脱されやすくなると推察できる。ただし、窒素飽和森林と推察される広葉樹林と窒

素制限林と推察される松林ではその背後にあるメカニズムが異なった。広葉樹林で

は、土壌微生物バイオマスが減少と NO3
–不動化速度の低下が起き、土壌中の NO3

–

濃度の増大が相まって滞留時間が長くなったと考えられた。一方、窒素制限林の松

林では、土壌微生物の窒素要求性が高いために、総 NH4不動化速度の増大と総 NO3
–

不動化速度の低下が連動していると考えられた。またフィールドにおいても、松林

では森林が成長段階にあるため植物の窒素要求性が高い。これらのことを総合して

考えると、すでに窒素飽和状態にある広葉樹林において、今後予想される大気から

の窒素負荷の増大にともなって、土壌から NO3
–が加速度的に溶脱されやすくなると

考えられた。 

 

7.2	
 中国亜熱帯林における窒素制限から窒素飽和への進行  

	
 本研究で得られた知見（上述）および既往の研究報告に基づき、中国亜熱帯林土

壌がどのようにして窒素制限状態から窒素飽和状態へ進行するのか、窒素フローの

変化から考察する。ただし、本研究の知見は林齢および植生の異なる森林から得ら

れたことに注意する必要がある。 

	
 まず林齢の低い森林（あるいは窒素制限林）においては総硝化速度が小さく、NH4
+

の大部分は不動化される（DHSBR 松林コントロール区および混合林から得られた

データより）。この段階では森林の窒素循環速度（リター生成、分解速度）は小さ

い（Mo et al. 2006; Fang et al. 2009）。窒素流入量の増大に応じて NH4
+の不動化が促
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進される（DHSBR 松林窒素添加区から得られたデータより）。また、森林が成長す

る（あるいは窒素飽和状態が進行する）にしたがって、植物や土壌中に窒素が蓄積

されて窒素循環速度が大きくなり（Vitousek and Reiners 1975; Pregitze and Euskirchen 

2004; Davidson et al. 2007）、土壌微生物バイオマス量も大きくなっていく（DHSBR

および HSD の広葉樹林から得られたデータおよび Pregitze and Euskirchen（2004）

より）。また、土壌の C/N あるいは土壌微生物が吸収・利用する可給態 C・N 源の

C/N が低下する（C に対して N が多くなる）（Galloway et al. 2003; Fang et al. 2006）。

結果的に土壌微生物に対する窒素の可給性が大きくなり、NH4
+が硝化微生物（AOA）

にも利用されるようになり、AOA の存在量および総硝化速度が大きくなっていく

（DHSBR 広葉樹林、松林、混合林から得られたデータより）。また、それにより土

壌の酸性化が促進される（Van Miegroet 1984）。純硝化速度も次第に大きくなり、土

壌中の NO3
–濃度が高くなる（DHSBR および HSD の広葉樹林から得られたデータよ

り）。そのため NO3
–の溶脱量が増加する（Fang et al. 2010）。ただし、土壌微生物相

は NH4
+とともに NO3

–についても同化するため、純硝化速度は総硝化速度に比べて

小さい（HSD 広葉樹林から得られたデータおよび Davidson et al.（1992）より）。森

林の成長（あるいは窒素飽和状態の進行）にしたがって、やがて窒素の流入量と流

出量がほぼ同程度になり、さらに大気から流入する窒素が加わって流出量の方が大

きくなる（Fang et al. 2009および DHSBR 広葉樹林コントロール区から得られたデ

ータより）。この後さらに窒素流入量が増大すると、土壌微生物による窒素同化速

度の低下と土壌微生物バイオマスの減少がおきる（DHSBR 広葉樹林窒素添加区か

ら得られたデータより）。大気からの窒素流入量が増大する一方で、独立栄養性 AOA

の存在量および総硝化速度の減少は見られず、土壌中の NO3
–濃度は増大していく

（DHSBR 広葉樹林窒素添加区から得られたデータより）。結果的に、水の移動にと

もない土壌から NO3
–が加速度的に溶脱していく（Ohte et al. 2003; Fang et al. 2009）。

窒素制限状態から窒素飽和状態への進行を、このような窒素フローの変化から推察
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することが可能である。 

 

7.3	
 今後の展望  

	
 第 1章に述べたとおり、窒素循環メカニズムを理解するためには、窒素循環プロ

セスと、その窒素循環に大きく関わる（あるいはそのプロセスを担っている）微生

物群集とをリンクさせることが重要である（Figure 1-8）。本研究では、AOA の存在

量及び活性が研究サイトの土壌における総硝化速度を大きくコントロールしてい

ることを、それぞれの定量値に基づいて示すことができた（Figure1-8（B））。しか

し、どのような環境要因が AOA の存在量や活性を規制するのかについては、直接

的な観測に至らなかった。本研究では、既往研究との比較から AOA 群集の生態的

特性について考察した。環境要因と微生物機能の関係をより詳細に解明するために

は、その AOA 群集の生理学的および遺伝学的性質から解明する必要がある。その

ためには AOA を土壌から分離し解析する必要がある。これまでに中温性 AOA とし

てわずか 1株、N. multimus SCM1が海洋環境から単離されたのみであり、土壌環境

からの単離の報告は未だにない。窒素循環メカニズムの解明のためには土壌 AOA

の分離と培養は不可欠なステップであると考えられる。 

	
 第 1章において、今後最も窒素負荷が顕著になると予想される東アジアの熱帯・

亜熱帯林を対象とした窒素循環に関する研究の重要性を述べた。一方、ヨーロッパ

や北米においては、1980 年代から窒素循環に関する研究が盛んに行われてきてい

る。しかしながら、ヨーロッパや北米の森林土壌においても、窒素循環に大きく関

わるあるいはそのプロセスを担っている微生物群集についての研究はほとんど行

われていない（Compton et al. 2004; Nugroho et al. 2005）。本研究で得られた知見が中

国亜熱帯林のみでみられるユニークな現象なのか、他の地域あるいは気候区分にお

ける酸性化した森林土壌でもみられる現象なのか、さらなる研究が必要である。 
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7.4	
 最後に  

	
 本研究の最も際立つ特徴は、従来の物質循環研究と微生物生態学研究を組み合わ

せたことである。そのために必要な窒素化合物の 15N 分析のための手法を確立して

窒素フローを定量し、また近年確立された分子生態学的手法を用いて土壌微生物群

集の解析を行い、それらのデータをリンクさせることができた。すなわち、窒素飽

和程度の異なる森林間において土壌の総硝化速度に大きな差異があること、また、

その差異が硝化微生物群集の存在量および活性によって説明できることを示すこ

とができた。 

	
 これまでの森林の窒素循環に関する研究では、気候、植生、土壌の理化学性など

が窒素循環を規制する主要な環境要因として解析されてきた。1980年代より、窒素

負荷の増大に対する森林生態系の応答について盛んに研究されるようになり、環境

要因と硝化速度の関係が注目されるようになった。しかしこれまで、硝化を担う微

生物群集と森林の窒素循環を結びつける研究はほとんどなかった。本研究で得られ

た知見は、窒素循環研究において微生物群集の動態を考慮に入れることの重要性を

提示している。 

	
 我々は、森林生態系などの環境における微生物群集について、以前より遥かに多く

の情報を得られるようになった。その結果、どのような微生物がどのような場所にい

るのかという情報は蓄積しつつある。しかし、環境中の微生物に関する研究の多く

は“ある微生物群集が存在している”あるいは“活動的である”ことを示すにとど

まり、微生物群集の存在量や組成とその生態系機能を直接的に結びつけることに成

功した研究は非常に少ない。これはつまり、解析技術が進歩したとは言え、ある微

生物群集が生態系の機能を維持するためにどれだけ重要であるのかを定量的に示

すことは依然として困難であることを意味する。それでもやはり、微生物群集の組

成と機能を結びつける研究への取り組みは、微生物生態学において重要である。こ

れが本研究の訴えるところである。 
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