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第 1章 緒論 

第 1節 アオコ問題の現状と解決への取り組み 

 淡水環境における藍藻類の異常増殖の発生は、世界的な問題である。藍藻類のうち

のいくつかの種は、ミクロシスチンやアナトキシン等の毒素[1]及びジェオスミンや 2-

メチルイソボルネオール等の異臭味物質[2]を産生し、水質の悪化を引き起こす。藍藻

類の発生は、北アメリカ、南アメリカ、ヨーロッパ、アフリカ、アジア、ニュージー

ランドを含むオーストラリア地域など、世界中の広範な地域で報告されている[3]。特

に、藍藻毒に注目した文献だけでも 2018 年までに世界 66 ヵ国 869 カ所の淡水生態系

で 1118 件の研究事例が報告されており[3]、水鳥[4]、ウシ[5]やヒツジ[6]などの家畜、

魚類[7]などの中毒死事例も報告されている。藍藻類の異常増殖は、野生生物だけでな

く人間活動にも深刻な影響を与えている。2014 年にはアメリカのエリー湖で藍藻類

の異常増殖が発生し、近隣の浄水場から WHO（世界保健機関）の暫定基準値を超え

る 1.0 µg L−1以上のミクロシスチンが検出され、オハイオ州の住民 40 万人が取水制限

の被害を受けたことが報告されている[8]。 

 藍藻類は増殖に適さない低水温となる冬季から春季にかけては、栄養細胞[9–16]や

休眠細胞[13–18]の状態で底質中で越冬し、初夏に底質中から水柱へ回帰する[18–20]。

回帰後夏季に異常増殖し、その後晩秋になり増殖に適さない低水温条件になると、湖

底へ沈降し再び越冬するという生活史を持つ[18–20]。藍藻の回帰のトリガーになって

いる環境因子については、水温上昇[10, 12, 14, 16]、光条件[13]、長期的に低水温を経

験すること[9, 16]及び底質の撹乱[13]など様々な側面から研究が行われており、複合

的な要因が関わっていると推察される。 

回帰後の増殖のために最も重要な因子の一つとして夏季の水温上昇が特に注目さ

れており[21]、今後、地球温暖化が進行することによって世界的に藍藻の異常増殖が

拡大することが予想されている[21, 22]。Mullin らは、1971–2000 年の温帯域の 6 つの

アメリカの湖沼のデータに基づいて、今後 10 年ごとに湖沼の水温が平均 0.3℃ずつ上

昇し、藍藻の異常増殖に有利な湖沼の熱成層化が約 50 年で 2–4 週間長期化すること

を予測している[22]。これに伴い、2041–2070 年までに水温が 25℃を超える日数が年

間 48 ± 8 日増加することも予想されている[22]。同様な中国の温帯の湖沼である太湖

では、Yang らは水温 20–30℃において藍藻 Microcystis 属が活発に増殖することを示し

た[12]。したがって、水温が 25℃を超える日数が年間で約 50 日増加すると、より大

規模な藍藻の異常増殖が懸念される。さらに、日本の温帯の湖沼である八郎湖におい

て Araki らは 15℃であっても 0.17 day−1の比増殖速度（倍化時間 1.8 日）で増殖可能

な低温耐性 Microcystis 株の存在を報告している[23]。このような低温耐性の藍藻の存

在も考慮すると、藍藻の異常増殖に規模はより広範囲に拡大することが懸念される。

したがって、藍藻の異常増殖は、世界中の淡水環境において普遍的な問題であり、解

決が急がれる喫緊の課題である。 

 日本では、藍藻類の異常増殖は俗にアオコと呼ばれ、八郎湖[23, 24]、霞ケ浦[25, 26, 

27]、琵琶湖[28, 29, 30, 31]、及び宍道湖[32, 33, 34]など主要な湖沼での発生が確認され
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ている。これらの湖沼を含めた 11 の湖沼（八郎湖 [秋田県, 35–37]、釜房ダム貯水池 

[宮城県, 38]、霞ヶ浦 [茨城県、栃木県、千葉県, 39]、手賀沼 [千葉県, 40]、印旛沼 [千

葉県, 41]、野尻湖 [長野県, 42]、諏訪湖 [長野県, 43]、琵琶湖 [滋賀県及び京都府, 44]、

中海 [島根県及び鳥取県, 45]、宍道湖 [島根県, 46]、児島湖 [岡山県, 47]）は、湖沼水

質保全特別措置法に基づく指定湖沼として国からの指定を受けており、水質改善が急

務な湖沼として位置づけられている。このうち、八郎湖[23, 24]、霞ヶ浦[25, 26, 27]、

手賀沼[48, 49]、印旛沼[50, 51]、野尻湖[52]、諏訪湖[53, 54]、琵琶湖[28, 29, 30, 31]、中

海[32, 33]、宍道湖[32, 33, 34]、児島湖[55, 56]では、過去にアオコの発生が報告されて

いる。また、釜房ダム貯水池では、非アオコ形成藍藻種である Phormidium 属の増殖

が報告されており、カビ臭の産生が問題となっている[38, 57]。以上のように、日本国

内各地の湖沼においてもアオコの発生が確認されている。 

 一般的にアオコを防除するための対策として、環境中への栄養塩の負荷を削減させ

るために集水域での下水道整備や無代掻き・不耕起栽培の促進、各家庭における生活

雑排水対策が施される[35–47]。しかし、アオコが発生する多くの水系では、このよう

な対策だけではアオコを抑制することはできず、化学・物理・地球工学的様々な処理

が併用される場合が多い。化学的アオコ防除対策として銅イオンによるアオコの増殖

抑制を目的とした硫酸銅散布が挙げられる[58]。藍藻 Microcystis 属及び Anabaena 属

は銅に対する 50%比増殖速度阻害濃度が約 20 nM なのに対し、緑藻 Chlorella 属は 580 

nM であり、藍藻の方が銅による増殖阻害の感受性が高い[59]。この感受性の差を利用

して硫酸銅を用いたアオコの防除が行われるが、流域での希釈のために連続的な投与

が必要になることが課題である。物理的アオコ防除対策では、機械を用いて物理的に

アオコを破壊する方法がいくつか提案されている。例えば、水中に約 10 MPa を超え

る超高圧水中衝撃波を発生させる装置を用いてアオコを死滅処理する方法[50]やオゾ

ン発生器を用いてオゾンの強力な酸化作用を用いてアオコを分解する方法[60]などが

挙げられる。また、別の物理的処理として、アオコ及び栄養塩を蓄積した底泥を物理

的に除去する浚渫も行われる[61, 62]。しかしながら、浚渫は生態系を大幅に改変する。

フィンランドでは浚渫後に重金属流出が原因による魚類の大量斃死が予期せず発生

したことが報告されており[63]、施工の際は十分な事前調査が必須である。地球工学

的処理では、アルミニウムや化学的に修飾したランタン及びゼオライトなどにリンを

吸着させる方法[64]が適用されている。また、物理的処理と地球工学的処理を併用し

たハイブリット処理も提案されており、加圧浮上分離装置（加圧条件下（7 kPa）で空

気を水に溶解させ、その後圧力を開放させ微細気泡を生成し、底泥中の有機物を浮上

分離させる方法）に続く、酸化マグネシウム添加によるリン溶出抑制を行いアオコの

増殖を抑制する方法[48]が検討されている。しかしながら、これらの上記の方法は、

薬剤の連続投与、機器の維持管理コスト、限定的な有効範囲の観点から流域面積の広

い湖沼において持続的な水質浄化効果の維持が課題となっている。 
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第 2節 アオコ防除のためのバイオマニピュレーション手法 

 近年、安価且つ持続的なアオコ防除のための手法としてバイオマニピュレーション

（生物操作）が検討されている[65, 66]。バイオマニピュレーション手法とは、生物相

を人為的に操作することで人間にとって望ましい状態に生態系を修復する環境管理

手法のことである[65, 66]。藍藻防除のためのバイオマニピュレーションには、藍藻に

対して捕食圧をかけて直接的に除去するトップダウン制御と藍藻の増殖源となる窒

素及びリンなどの栄養塩を削減して増殖を抑制するボトムアップ制御がある[67, 68]

（図 1–1）。トップダウン制御では二枚貝[69]、動物プランクトン[70]、及び植物プラ

ンクトン食性魚[65]等のろ過摂食生物が藍藻に捕食圧をかけるために、ボトムアップ

制御では抽水植物[67]や沈水植物[68]が栄養塩を制御するために、バイオマニピュレ

ーションのための生物として用いられる。 

ろ過摂食生物を用いたトップダウン制御では、ろ過摂食生物の利用可能な粒子径の

範囲と除去対象となる懸濁物質の粒子径の範囲が一致する必要がある。アオコを形成

する藍藻類は単一細胞のほか、コロニー状、フィラメント状など様々な形態の群体と

して存在している。中国の太湖で発生した藍藻 Microcystis spp.のコロニーのサイズは

30～800 µm [71]であり、京都府広沢池で発生した Planktothrix spp.のトリコームのサイ

ズは 10～600 µm [72]であったことが報告されている。このため、ろ過摂食生物を用い

た藍藻の防除では、アオコを形成している幅広い粒子径の群体をろ過できる生物が効

果的であると言える。 

ろ過摂食生物の利用可能な粒子径の範囲は、既往研究で検討されている。動物プラ

ンクトンでは、比較的大型の枝角類である Daphnia magna は 50 µm までの粒子をろ過

可能であるが、他の多くは約 2～20 µm の粒子しか利用できないことが示されている

[73]。したがって、動物プランクトンは単一の藍藻細胞や分散した小サイズの群体の

防除には効果的であるが、100 µm 以上に及ぶサイズの大きな群体の防除には不向き

である。植物プランクトンを摂食する魚類では、ハクレン（Hypophthalmichthys molitrix）、

コクレン（Aristichthys nobilis）、及びティラピア（ナイルティラピア Oreochromis niloticus

やコンゴティラピア Tilapia rendalli など）によるバイオマニピュレーションが検討さ

れている。ハクレンは、選択的に植物プランクトンを摂食することが知られているが

[65, 74]、特徴的なエラの構造により[33]、利用可能な粒子サイズの範囲は 4～85 µm と

[74, 75]、動物プランクトンと同様に大型のサイズの藍藻類の群体の摂食は困難である。

コクレンは、藍藻類を摂食することが知られているが、藍藻類よりも動物プランクト

ンやデトリタスを選択的に摂食する[74]。ナイルティラピアは、ハクレンよりも利用

可能な粒子のサイズ範囲が小さいことが知られており[76]、コンゴティラピアは 100 

µm の藍藻 Cylindrospermopsis raciborskii 及び 15 µm 以上の藍藻 Oscillatoria 属をほと

んど摂食しない[77]。したがって、ろ過摂食魚は動物プランクトンと同様に、100 µm

以上に及ぶサイズの大きな群体の防除には不向きである。 

一方で、淡水二枚貝のカワヒバリガイ（Limnoperna fortunei）の胃内容物分析では 2

～1,200 µm の粒子が観察されており[78]、幅広い粒子サイズを摂食できることが示さ
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れている。さらに、イシガイ科[79–81]、シジミ科[80, 81]、カワホトトギスガイ科[82–

85]、及びカワヒバリガイ科[86,87]の淡水二枚貝では、単一細胞[79, 80, 82, 84, 85, 87]、

コロニー状[79, 82–84]、及びフィラメント状[79, 81, 83]の藍藻に対するろ過も確認さ

れている（表 1–1）。したがって、ろ過摂食生物の利用可能な粒子径の範囲と藍藻類の

粒子径の範囲の観点から、淡水二枚貝は藍藻防除のためのバイオマニピュレーション

への適用が期待される。 

また、ろ過摂食動物を用いたバイオマニピュレーションでは、藍藻類の産生する毒

素への耐性[1, 3]も課題となる。動物プランクトンでは、室内実験において Daphnia spp.

に毒素を有する M. aeruginosa を摂食させた結果、より多量の有毒 M. aeruginosa 細胞

を摂食した系で死亡率が高いことが示されている[88]。植物プランクトン食性魚であ

るハクレンでは、藍藻毒の蓄積が報告されているが[89, 90]、藍藻毒ミクロシスチン-

LR に対する半数致死量は高く（270 µg kg−1 [90]）、大量死の事例[91]は稀である。一方

で、淡水二枚貝は藍藻毒を蓄積するが、それらの影響をほとんど受けないことが知ら

れている。Bontes らは、淡水ドブガイ（Anodonta anatina）に藍藻 M. aeruginosa 及び

Planktothrix agardhii の有毒株と無毒株を与えてろ過速度を比較したところ、藻類種や

細胞形状でろ過速度に有意差が検出されたが、毒素の有無による影響は認められなか

ったことを示した[79]。同様に Liu らは、イシガイ（Nodularia douglasiae）とタイワン

シジミ（Corbicula fluminea）において、藍藻 M. aeruginosa の有毒株と無毒株に対する

ろ過速度に差異はなかったことを報告している[80]。淡水二枚貝の藍藻毒に対する解

毒作用として、藍藻毒ミクロシスチンに対しては生体成分であるグルタチオン（グル

タミン酸、システイン、グリシンからなるトリペプチド）で抱合した後、ミクロシス

チン-システインに分解され、水溶性を増加させることで体内から排泄する機構があ

る[92]。ゼブラ二枚貝（Dreissena polymorpha）では、実際にこの機構による解毒作用

が示されている[93]。 

上記のように毒素を産生する点に加え、藍藻類は動物の必須脂肪酸であるエイコサ

ペンタエン酸（EPA）やドコサヘキサエン酸（DHA）などの不飽和脂肪酸を欠き、栄

養品質が低い[94–97]ことから、餌料として不適であるとの指摘もある。したがって、

ろ過摂食生物が体内に取り込んだ藍藻類が消化されて体の構成成分となる資化性及

び排泄物中における消化しきれなかった藍藻細胞の活性もろ過摂食生物を用いたバ

イオマニピュレーションでは重要である。プランクトン食性魚では、消化管内及び排

泄物の顕微鏡観察によって藍藻類の消化が調査されている。ワカサギ（Hypomesus 

nipponensis）の消化管内では、クロロフィル a （Chl.a）を含み活性を持つと推察され

る未消化の緑色の藍藻細胞が検出されている[98]。さらに、ハクレンの消化管を通過

した藍藻細胞は、光合成活性があり、細胞が損傷されることなく排泄されたことが報

告されている[99]。淡水二枚貝では、いくつかの研究においてろ過摂食後の糞及び偽

糞中に藍藻細胞が残存していることが報告されているが[80, 83–85]、これらの藍藻細

胞が活性を有するかについては検討されていない。しかし、西尾らは、イケチョウガ

イ（Hyriopsis schlegeli）の糞及び偽糞を含む排泄物が水中に容易に再懸濁することを
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指摘しており[100]、ろ過摂食生物の腸通過後の藍藻細胞の水中回帰が懸念される

[101]。淡水二枚貝は利用可能な粒子径の範囲と藍藻類の粒子径の範囲の観点では、比

較的藍藻防除に適したろ過摂食生物と考えられるが、資化性及び排泄物中の藍藻細胞

の活性については不明な点が多い。したがって、淡水二枚貝を用いたバイオマニピュ

レーションを推進するには、藍藻に対する資化性と排泄物中の藍藻細胞の活性を明ら

かにすることが課題である。 

上述したように、ろ過摂食生物を用いたバイオマニピュレーションを推進するには、

それらの藍藻に対する資化性を明らかにすることが課題である。しかしながら、淡水

二枚貝に対して藍藻を給餌させる既往研究[79–87]では、水中の Chl.a 濃度の減少量や

細胞密度の減少量に基づいて藍藻に対するろ過速度が算出されており、資化の重要性

についてはほとんど検討されていない。いくつかのろ過摂食生物の藍藻摂食に関する

既往研究では、それらの資化性について安定同位体比や脂肪酸などのバイオマーカー

を用いて餌料に対する資化性について検討している。動物プランクトンでは、ゾウミ

ジンコ（Bosmina sp.）とタイリクミジンコ（Daphnia similis）において、安定同位体比

と脂肪酸分析によって藍藻 Microcystis 細胞をほとんど同化しないことが示されてい

る[102]。また、植物プランクトン食性魚であるハクレンとナイルティラピアを用いた

囲い込み実験では、15N標識した藍藻Microcystis spp.に対してそれぞれ 3.6%及び 11.1%

の資化効率を示したが、資化効率があまり高くないことからアオコを制御することは

困難なことが示されている[103]。一方で、淡水二枚貝の藍藻資化に関する研究では、

淡水性のシジミ（Corbicula sp.）に放射性炭素同位体（14C）で標識された藍藻 Anabaena 

oscillarioides を 1 時間摂食させ、軟体部組織中の 14C の蓄積に基づく資化効率が 61%

であったことが報告されている[104]。さらに、淡水ドブガイ（Anodonta woodiana）で

は、単細胞の M. aeruginosa を 4 時間摂食させた室内実験において、SFG（Scope for 

growth; 餌料の摂取エネルギーから排泄及び呼吸エネルギーを差し引いて算出される

余剰エネルギー[105]）が正の値になったことから、藍藻が資化されたことが報告され

ている[106]。また、ヒレイケチョウガイ（Hyriopsis cumingii）に M. aeruginosa を 2 週

間摂食させた同様の実験でも正の SFG が示されたことが報告されている[107]。した

がって、淡水二枚貝は藍藻類に対する高い資化能力を持つ可能性がある。淡水二枚貝

の藍藻資化に関する多くの研究は数時間から 2 週間の室内実験で検討されたが[104, 

106, 107]、Kim らは、藍藻が発生している人工池に 13C 標識炭酸水素ナトリウムと 15N

標識硫酸アンモニウムを投入してイシガイ及び 2 種の淡水ドブガイ（Sinanodonta 

arcaeformis 及び Sinanodonta woodiana）の餌源解析を 2–3 週間にわたって行った[108, 

109]。水中の藍藻が投入された 13C 及び 15N で標識されたことが確認され、同時にイ

シガイ及び淡水ドブガイの筋肉、外套膜、鰓、胃、腸への標識元素の蓄積が示され、

3 種のイシガイ科二枚貝の藍藻資化が示された[108, 109]。しかしながら、標識元素を

添加後、藍藻を含む水中懸濁物質の安定同位体含有率が時間経過とともに減少したの

に対して、イシガイ及び淡水ドブガイの安定同位体含有率はその後も増加し続けたこ

とから直接の餌源として資化されていたかは不明であった。したがって、数時間から
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2 週間の室内実験において淡水性シジミと 2 種のイシガイ科二枚貝（淡水ドブガイ及

びヒレイケチョウガイ）で藍藻の資化が確認されており[104, 106, 107]、2–3 週間の現

場実験において 3 種のイシガイ科二枚貝（イシガイ及び 2 種の淡水ドブガイ）の藍藻

資化が示唆されている[108, 109]。しかしながら、アオコは数ヵ月間持続的に発生する

場合が多く[21–24, 110]、持続的な資化性を検討することは淡水二枚貝をバイオマニピ

ュレーションに適用する上で重要な課題である。 

淡水二枚貝の藍藻の資化性に付随して、排泄物中の藍藻細胞の活性については評価

方法に課題がある。西尾らは、イケチョウガイの排泄物を培地に再懸濁し、増殖能力

を評価したが、排泄物中の別の細菌が優占し、藍藻細胞の増殖能力を評価することが

困難であったことを報告している。したがって、排泄物中の藍藻細胞の活性を評価す

る新規手法の開発が求められている。 

以上より、淡水二枚貝は藍藻防除のためのバイオマニピュレーションへの適用が期

待されるが、長期的な藍藻資化能力が明らかでない点、環境中での藍藻資化の実態が

不明である点、及び排泄物中の藍藻細胞の活性が評価されていない点が課題として挙

げられる。これらの課題を明らかにすることにより、淡水二枚貝を用いたバイオマニ

ピュレーションを強力に推進できる契機となり、国内外の淡水二枚貝を用いた富栄養

化湖沼の水質改善対策への波及効果が期待できる。 
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表 1-1 ビーカーもしくは水槽を用いた室内実験において淡水二枚貝による藍藻ろ過が確

認された既往研究 

二枚貝種 藍藻の種 

（形状・サイズ※2） 

実験方法 

イシガイ科 ドブガイ [79]※1 

（Anodonta anatina） 

Microcystis aeruginosa 

（単一細胞及びコロニー・6.5–15.1 µm） 

Planktothrix agardhii 

（フィラメント・426–831 µm） 

Chl.a 濃度の減少量でろ過

摂食を評価 

イシガイ科 イシガイ [80] 

（Nodularia douglasiae） 

 

シジミ科 タイワンシジミ [80] 

（Corbicula fluminea） 

M. aeruginosa 

（単一細胞） 

計数した細胞密度の減少

量でろ過摂食を評価 

イシガイ科 和名無し [81] 

（Diplodon parallelopipedon） 

 

シジミ科 タイワンシジミ [81] 

P. agardhii 

（フィラメント） 

Chl.a 濃度の減少量でろ過

摂食を評価 

カワホトトギスガイ科 [82] 

カワホトトギスガイ 

（Dreissena polymorpha） 

M. aeruginosa 

（単一細胞及びコロニー・4.8–87.7 µm） 

計数した細胞密度の減少

量でろ過摂食を評価 

カワホトトギスガイ科 [83] 

カワホトトギスガイ 

 

M. aeruginosa 

（コロニー・41–722 µm） 

P. agardhii 

（フィラメント・29–2,163 µm） 

Chl.a 濃度の減少量でろ過

摂食を評価 

カワホトトギスガイ科 [84] 

カワホトトギスガイ 

Microcystis spp. 

（単一細胞及びコロニー） 

計数した細胞密度の減少

量でろ過摂食を評価 

カワホトトギスガイ科 [85] 

カワホトトギスガイ 

M. aeruginosa 

（単一細胞・3.8 µm） 

Chl.a 濃度の減少量でろ過

摂食を評価 

イガイ科 カワヒバリガイ [86] 

（Limnoperna fortunei） 

天然水中の藍藻 12 種の混合物 計数した細胞密度の減少

量でろ過摂食を評価 

イガイ科 カワヒバリガイ [87] M. aeruginosa 

（単一細胞） 

計数した細胞密度の減少

量でろ過摂食を評価 

※1 参照した引用文献 

※2 サイズは論文内に記載があった場合にのみ記載した 
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図 1-1 水界生態系構造とアオコに対する 2 方向からのバイオマニピュレーション手法 
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第 3節 環境 DNA手法と淡水二枚貝調査への適用 

 近年、環境中に生息する生物種から放出された上皮組織や粘液、排泄物、配偶子細

胞等から DNA を回収後、リアルタイム PCR を用いた種特異的な検出定量[111]やメタ

バーコーディングによる多種同時検出[112]により、生物種の特定や生物量の推定を行

うモニタリング手法が普及している[113–116]。このような環境 DNA（eDNA）手法は、

特に水界生態系の調査解析で盛んに用いられており、河川、湖沼、及び海洋などで数

十 mL から数 L の環境水を採水し、フィルター（ガラス繊維ろ紙やカートリッジ型の

メンブレンフィルター）でろ過することで環境中に存在する DNA 源を濃縮し、DNA

抽出に供する[113–116]。従来の採捕調査とは異なり現場での作業は採水のみであり、

調査のための人員及び時間コストが大幅に削減され、生息地のかく乱もほとんどない

非侵襲的な調査方法である[113–116]。 

以前より、湖底堆積物[117]や湖水中の微生物群集[118]など、微生物を標的とした

eDNA 分析は盛んに行われてきた。大型の生物に対する eDNA 分析の応用では、

Ficetola らが世界で初めてウシガエル（Rana catesbeiana）のオタマジャクシを標的と

して、個体から放出された生体外 DNA を検出可能であることを示した[119]。その後、

希少生物の検出や外来種の検出に eDNA 手法が適用されてきた。Sakata らは秋田県雄

物川流域 99 地点で河川水を採取し、絶滅危惧種 IA 類のゼニタナゴ（Acheilognathus 

typus）の eDNA を検出し、さらに周辺での採捕調査を行ってゼニタナゴの生息を確認

した[120]。また、Takahara らは、西日本の 70 カ所のため池で採水し、侵略的外来種

であるブルーギル（Lepomis macrochirus）の分布状況を明らかにした[121]。さらに最

近では、定量された eDNA 濃度に基づいたバイオマス量や個体数密度の推定も検討さ

れている[122, 123]。Fukaya らは、得られた eDNA の定量値と流体力学モデルを組み

合わせることで、京都府舞鶴湾における音響測深機で得られたマアジ（Trachurus 

japonicus）の個体数密度を再現することに成功しており[124]、今後他の生物種への適

用も期待されている。 

 二枚貝における eDNA 研究では、淡水二枚貝の最も主要な分類群であるイシガイ科

において、Deiner らは、河川水中の Unio tumidus の eDNA の検出に世界で初めて成功

した[125]。この研究に続いて、淡水環境では、絶滅が危惧されているイシガイ科の淡

水真珠二枚貝（Margaritifera falcata [126]、Margaritifera margaritifera [127–130]、及び

Margaritifera monodonta [131]）や侵略的外来種であるカワヒバリガイ（Limnoperna 

fortunei [132–134]）、ゼブラ二枚貝（Dreissena polymorpha [135–140]）及びクアッガ二

枚貝（Dreissena rostriformis [140]）への適用が行われてきた。また、淡水環境での eDNA

手法の適用に伴い、汽水性二枚貝のヤマトシジミ（Corbicula japonica, [141]）や海水性

二枚貝のイタヤガイ科マゼランツキヒ（Placopecten magellanicus, [142]）、バカガイ科

の一種（Rangia cuneata, [143]）、ネコゼフネガイ（Crepidula fornicate, [144]）など汽水

性及び海水性二枚貝の検出定量にも適用されている。これらの eDNA 手法の適用は、

eDNA 手法のいくつかの課題を明らかにした。 

Stoeckle らは、800～20,000 個体（目視計数）の Margaritifera margaritifera 個体群の
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下流 25 m で河川水を採水し eDNA を検出したが、下流 500 m 及び 1000 m の地点で

は eDNA を検出できなかったことを報告し、eDNA の減衰や放出に関する基礎的なデ

ータの重要性について指摘した[127]。しかし、世界で初めて eDNA 研究の対象となっ

たウシガエルを含む両生類（ウシガエル[145]、サンショウウオ[Dicamptodon aterrimus, 

146]）や海産魚（2 種のカタクチイワシ[Engraulis mordax 及び Sardinops sagax, 147]、

マサバ[Scomber japonicas, 147]、マアジ[148–152]）、淡水魚（ブルーギル[Lepomis 

macrochirus, 153]、アユ[Plecoglossus altivelis altivelis, 154]、コイ[Cyprinus carpio, 154, 

155]）に関する eDNA 減衰や放出を検討した研究については豊富にあるが、二枚貝の

eDNA の減衰や放出を検討した研究は少ない。唯一、イシガイ科二枚貝では、Sansom

らが 56 及び 111 個体 m−2の密度になるように Lampsilis siliquoidea を 40 L の水槽に投

入し、eDNA 放出速度を測定した[156]。この実験では、56 及び 111 個体 m−2の密度の

水槽で、eDNA 放出速度がそれぞれ 2.4×107 copies h–1 tank–1及び 5.6×106 copies h–1 tank–

1であり、半分の密度の水槽で 4.3 倍高い eDNA 放出速度を観測した[156]。したがっ

て、環境中で検出された eDNA 濃度は淡水二枚貝のバイオマスや密度を反映していな

い可能性があり、淡水二枚貝の eDNA の放出源の特定が課題であることが示された。 

 室内実験において二枚貝の密度と eDNA 放出速度の不一致が示されたが[156]、環

境中では 10 倍単位の個体数密度については、ある程度 eDNA 濃度で説明できること

が示されている。Carlsson らは、河川 5 地点において eDNA 濃度の定量と目視による

Margaritifera margaritifera の個体数の計数を行った。目視計数の結果が 0 個体、0 個

体、60 個体、530 個体、1710 個体の地点において、定量された eDNA 濃度が 0.57 pg 

L−1、8.81 pg L−1、3.66 pg L−1、33.82 pg L−1、30.56 pg L −1であり、eDNA 濃度に基づい

て高密度の地点を区別することは困難であるが、数十個体と数百個体の個体群を概ね

区別できることを示した [128]。また、Takahara らは、汽水の湖沼である宍道湖沿岸

部の 6 地点において eDNA 濃度を定量し、eDNA 濃度が過去に報告されているヤマト

シジミの密度と概ね一致したことを報告した[141]。一方で、個体数密度が低い場合に

は、eDNA濃度に基づいて個体数密度を推定することは困難なことが報告されている。

Currier らは、河川に生息する 4 種のイシガイ科二枚貝 Lampsilis fasciola、Ligumia nasuta、

Ptychobrancus fasciolaris、及び Quadrula quadrula の eDNA 濃度とそれらの密度の非線

形の関係から低密度（0.01–2 個体 m−2）で生息する二枚貝の密度を eDNA 濃度に基づ

いて推定することは困難であると結論付けた[157]。また、Togaki らは 10 分間の採捕

調査により 0.5 個体の密度でドブガイ（Sinanodonta sp.）が生息する池においては

eDNA を検出できなかったことを報告している[158]。したがって、低密度で生息する

二枚貝の eDNA の検出定量には課題があると言える。 

 一方で、環境中における eDNA の検出では、採水方法を工夫することによって検出

率や濃度を改善できることが示されている。通常、eDNA 試料の採水は表層水が対象

となるが[113–116]、いくつかの研究では二枚貝が水域の底層部に生息していることを

考慮し、底層水が採水され、表層水との検出率[131, 133]や定量濃度[139]の比較が行わ

れている。これらの研究では、表層水よりも底層水の方が検出率[131, 133]及び定量濃
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度[139]が高くなる結果が得られている。さらに、試料を採水する時期も重要である。

Lor らはアメリカの河川において淡水真珠二枚貝の幼生放出期である 5 月と幼生放出

期が終わった8月の eDNAの検出率を比較し、幼生放出時期である5月（73.3～93.1%）

の方が 8 月（55.6～70.8%）よりも検出率が高いことを示した[131]。また、Wacker ら

は、冷水期（5 月）、温水期（6 月）、繁殖期（8 月）において 20,000 個体淡水真珠二

枚貝の個体群（目視計数）のすぐ下流の河川水中の eDNA 濃度をモニタリングした

[130]。その結果、各時期の eDNA 濃度は、それぞれ 1 copies mL−1（5 月）、6 copies mL−1

（6 月）、21 copies mL−1（8 月）であり、繁殖期に冷水期の約 20 倍の eDNA 濃度が定

量されたことを報告した[130]。二枚貝以外でも、繁殖期に比較的高い eDNA 濃度が得

られることは、両生類（ホクオウクシイモリ[Triturus cristatus, 159]、アメリカオオサ

ンショウウオ[Cryptobranchus alleganiensis, 160]）や魚類（アユ[123]）で既に明らかに

されている。したがって、採水方法や時期を考慮することで低密度であっても二枚貝

の eDNA を検出できる可能性が示されている。 

 淡水二枚貝を用いたバイオマニピュレーションでは、淡水二枚貝をその環境に定着

させる必要があり、生息密度や分布域を定期的にモニタリングすることが求められる。

湖沼環境において淡水二枚貝の定着をモニタリングする方法には、時限探索調査[161, 

162]、コドラート調査[161, 163, 164]、シュノーケリング調査[161, 164]等があるが、調

査地が広域である場合や水深が深い場合には調査が困難である。また、これらの方法

は淡水二枚貝を直接採捕するため、生息地のかく乱のリスクがあり、より簡便で非侵

襲的な調査手法の開発が求められる[163]。したがって、淡水二枚貝の eDNA の放出源

の特定及び低密度で生息する淡水二枚貝の eDNA の検出定量の課題はあるが、淡水二

枚貝調査への eDNA 手法の適用は有用であると考えられる。 
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第 4節 研究目的及び研究内容 

 本研究では淡水二枚貝を用いたバイオマニピュレーションによるアオコ抑制技術

を開発することを最終目的とした。日本には現在 2 亜科 13 属 26 種のイシガイ科二枚

貝が生息しているが、イシガイ科イシガイ属タテボシガイ（Nodularia nipponensis, 写

真 1–1）及びその近縁種イシガイ（N. douglasiae）は、国内で最も広域に生息する淡水

二枚貝の 1 種である（図 1–2）[165]。したがって、研究対象をタテボシガイとして藍

藻資化能力を評価するとともに、バイオマニピュレーション適用のためのモニタリン

グ手法として環境 DNA（eDNA）を用いた湖沼におけるモニタリング手法の確立を目

的とした。 

 淡水二枚貝の藍藻資化能力については、１）長期的な藍藻資化能力が明らかでない

点、２）環境中での藍藻資化の実態が不明である点、及び３）排泄物中の藍藻細胞の

活性が評価されていない点が課題であった。したがって、第 2 章では、室内実験によ

り１）と３）の課題に取り組んだ。はじめに、アオコの増殖が確認されている 15℃[23]

及び 25℃ [12]の条件でタテボシガイに異なる餌料濃度条件で藍藻 Microcystis 

aeruginosa を 24 時間摂食させ、異なる水温及び餌料濃度条件での基礎的な藍藻資化

能力を短期的な実験で評価した。続いて、長期的な藍藻資化能力を明らかにするため、
15N 標識した藍藻 M. aeruginosa をタテボシガイを飼育している水槽に 80 日間 1 日お

きに投与し、タテボシガイの筋肉組織中の 15N 含量をモニタリングすることでアオコ

発生を想定した数か月にわたる藍藻資化能力を長期的な実験で評価した。なお、短期

的な室内実験及び長期的な室内実験では、淡水二枚貝セタシジミ（Corbicula sandai）

の稚貝適切餌料[166]として知られる緑藻Chlorella vulgarisを比較のための餌料として

与える実験系を用意した。最後に、タテボシガイの排泄物中の藍藻細胞の活性を評価

するために、藍藻 M. aeruginosa を摂食させて排泄物を回収し、フルオレセインジアセ

テート（FDA）を排泄物に添加して蛍光染色を行い、顕微鏡観察により活性を示す藍

藻細胞を計数した。第 3 章では、現場実験により２）の課題に取り組んだ。富栄養化

湖沼におけるタテボシガイの藍藻資化の実態を明らかにするため、秋田県八郎湖の沿

岸部で現場調査を行った。始めに、アオコを形成する藍藻類がタテボシガイの生息域

である底層部に移動しているか、藍藻類の鉛直移動を調査した。続いて、沿岸域での

夏季の飼育試験として、タテボシガイを八郎湖に設置したフェンスによる区画内に放

流し、その後 2 週間おきにタテボシガイを採取し、タテボシガイの筋肉組織中に含ま

れる藍藻由来脂肪酸（リノール酸及びα-リノレン酸）をモニタリングすることによっ

て、アオコ発生期間における湖沼環境中におけるタテボシガイの藍藻資化能力を評価

した。 

 eDNA を用いた湖沼におけるモニタリング手法の確立については、４）淡水二枚貝

の eDNA の放出源が不明である点、５）低密度で生息する淡水二枚貝の eDNA の検出

定量が困難である点が課題であった。したがって、第 4 章では、室内実験により４）

の課題に取り組んだ。はじめに、eDNA を用いた湖沼におけるモニタリング手法を確

立するため、ミトコンドリアシトクロム c 酸化酵素サブユニット I 遺伝子領域を標的
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として、種特異的オリゴヌクレオチドプライマーを作製した。続いて、タテボシガイ

を水槽で 1 週間飼育し、その後タテボシガイを水槽から取り除き、水槽内の eDNA 濃

度の減衰をモニタリングし、減衰速度や放出速度を算出し、eDNA の放出源の特定を

行った。第 5 章では、はじめに第 4 章で確立したタテボシガイの eDNA 検出系をタテ

ボシガイの生息が確認されている秋田県八郎湖[167–169]に適用し、八郎湖全域の 8 地

点におけるタテボシガイ eDNA の定量を試みた。続いて、eDNA の定量性を向上する

ために、タテボシガイが繁殖期に大量に放出するグロキディウム幼生に着目し[165, 

169]、このグロキディウム幼生を排水処理で生物膜付着担体として用いられる紐状ろ

材（紐状担体）を用いて捕集し、グロキディウム幼生の eDNA を回収する新規手法を

考案し、八郎湖への適用を検討した。最後に新規手法により得られた eDNA 濃度とタ

テボシガイの成貝密度の関係性について八郎湖沿岸全域へ新規手法を適用して得ら

れた eDNA 濃度と貝けた網を使用して得られたタテボシガイ成貝の密度を比較する

ことで５）の課題に取り組んだ。 
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写真 1-1 秋田県八郎湖で採捕されたタテボシガイ（a）と足を出して活発に活動しているタテ

ボシガイ(b)  
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図 1-2 日本国内におけるタテボシガイ及びイシガイの分布（近藤 2008 より引用[164]） 

  



18 

 

第 2章 タテボシガイの藍藻資化能力の評価 

 

第 1節 はじめに 

 淡水二枚貝が様々な形状や幅広い群体サイズ範囲及び形状を有する藍藻類をろ過

可能であることが多くの室内実験によって示されている[79–87]。一方で、二枚貝の糞

及び偽糞中から未消化の藍藻細胞が検出されていることから[80, 83–85, 100]、摂食し

たとしても排泄後に再回帰することが危惧される[100, 101]。したがって、淡水二枚貝

を用いたバイオマニピュレーションによる藍藻防除では、二枚貝がろ過した藍藻類が

消化され身体の構成成分として取り込まれる、 すなわち、資化されるか否かが重要

である。本研究において「資化」とは、餌料藻類の炭素や窒素などの構成元素が消費

者であるタテボシガイの体内に取り込まれることとして定義した。 

本研究の研究対象としたタテボシガイでは藍藻類に対するろ過能力及び資化性に

ついては検討されていない。タテボシガイの近縁種であるイシガイについては、藍藻

Microcystis aeruginosa をろ過可能であることが既に示されている[80]。しかしながら、

藍藻に対する資化性についての検討はタテボシガイと同様に行われていない。したが

って、始めに、基礎的な検討として、アオコの増殖が確認されている 15℃[23]及び 25℃

[12]の異なる温度条件と低濃度及びアオコ発生を想定した高濃度の異なる餌料濃度条

件における藍藻資化速度を評価した。海水二枚貝では、水温が異なった場合に二枚貝

の資化速度が変化することが報告されている。ムラサキイガイ（Mytilus galloprovincials）

は水温が低いときに、ミドリイガイ（Perna viridis）は水温が高いときに餌料の資化速

度が最大になり、異なる二枚貝種では活動的な水温が異なることが示されている 

[170]。したがって、アオコの増殖が確認されている 15℃[23]及び 25℃[12]の異なる温

度条件を設定し、資化速度に影響を与えるかどうか評価した。また、海水二枚貝クロ

イガイ（Choromytilus meridionalis）は給餌する緑藻餌料の濃度を徐々に増加させると

資化効率が低下し、2×104 cells mL−1を超えた時点で資化効率が 0%になったことが報

告されている[171]。したがって、アオコ発生を想定した高濃度条件で一定の資化速度

を発揮できるか検討することとした。 

淡水二枚貝の藍藻類に対する資化性については一部検討されているものの、数時間

から最大 3 週間での室内及び現場実験であり[104, 106–109]、数か月にわたるアオコ発

生を想定した長期的な藍藻資化の実態は明らかになっておらず、課題となっている。

消費者の餌料資化を評価する方法として、伝統的には胃内容物分析及び糞便分析が行

われてきた[78, 172]。しかしながら、この方法は胃内容物や排泄物に細胞や構造物が

残存していることが前提で、資化されてしまった餌料を同定することはできず、直近

の摂食活動を調査することしかできない[173]。短期的な餌料の資化状況を調べる方法

としては、数時間から数週間における二枚貝の SFG（Scope for growth; 餌料の摂取エ

ネルギーから排泄及び呼吸エネルギーを差し引いて算出される余剰エネルギー[105]）

を測定する方法が用いられている[105–107]。一方で、比較的長期的な消費者の餌料資

化の追跡には、炭素や窒素の安定同位体分析が広く使われており[173–177]、二枚貝の
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食餌分析にも用いられている[173, 178–180]。安定同位体比に加えて、近年では生物体

に含まれる脂肪酸に着目して餌源を明らかにしようとする手法も利用され、二枚貝へ

の適用も行われている[181–184]。水界生態系において一次生産者となる植物プランク

トンが種ごとに異なる特定の脂肪酸を有すること、さらに、それらの脂肪酸は食物連

鎖を通して高次の消費者にまで伝達されることから、植物プランクトンに含まれる特

定の脂肪酸をバイオマーカーとして利用可能である[181]。すなわち、安定同位体比用

いた手法に加えて、この手法を用いることで、二枚貝の藍藻資化を評価することが可

能であると考えた。 

また、淡水二枚貝の排泄物中に藍藻細胞が含まれていたことも複数の研究で報告さ

れており[80, 83–85, 100]、藍藻細胞の水中への再回帰が懸念されているが[100, 101]、

排泄物中の藍藻細胞の活性を評価する手法は確立されていない。例えば、西尾らは、

藍藻 Microcystis 属を含む都市公園池の水をろ過摂食させたイケチョウガイ（Hyriopsis 

schlegeli）の偽糞を回収後、培地に再懸濁させ、Microcystis 属細胞の増殖をクロロフィ

ル a（Chl.a）濃度でモニタリングしようとした[100]。しかし、偽糞中の Microcystis 属

の増殖は試験初期において確認できたものの、途中で偽糞中に多量に存在する細菌が

培養中に増殖して培養液が白濁してしまうため、偽糞中の藍藻細胞の増殖能力を定量

評価することは困難であったと報告している[100]。一方で、藻類の細胞活性を評価す

る方法の一つにフルオレセインジアセテート（FDA）染色生存率カウント法がある

[185, 186]。無色透明なフルオレセイン二酢酸が細胞内に取り込まれると細胞内のエス

テラーゼによってフルオレセインに変換され、紫外光下で蛍光を発するようになる

[185, 186]。FDA 染色生存率カウント法では、蛍光顕微鏡観察によって可視光で計数

された細胞のうち、紫外光下で発光する細胞を計数し、細胞の生存率を算出する。こ

の手法を二枚貝の排泄物に適用することによって、排泄物中の藍藻生細胞の数、すな

わち、活性を持つ細胞を評価できると考えた。 

本章では、タテボシガイの藍藻に対する資化能力を明らかにするため、単細胞性の

藍藻 M. aeruginosa と比較のために稚貝の適切餌料とされている緑藻 Chlorella vulgaris 

[166]を餌料として１）異なる水温及び餌料濃度条件下における 24 時間の摂食実験と

9 時間の排泄実験で構成された短期的な室内実験による藍藻資化速度の定量を行った。

この実験では摂食実験において摂食速度を算出し、排泄実験により排泄速度を算出し、

その差分を資化速度として定義した。これらの速度は水中の藻類由来の不揮発性有機

態炭素（NPOC）の減少及び増加量の傾きから求め、藻類由来の炭素の資化を評価し

た。続いて、数ヵ月にわたる長期的な二枚貝の藍藻資化能力を評価するため、２）15N

標識した藍藻 M. aeruginosa を 80 日間タテボシガイに給餌し、同位体濃縮及び脂肪酸

組成を分析し、長期的な藍藻資化能力のモニタリングを行った。この実験では、同位

体濃縮では窒素、脂肪酸組成では炭素の資化を評価した。最後に、タテボシガイの排

泄物中の藍藻細胞の活性を評価するため、３）藍藻 M. aeruginosa を摂食させたタテボ

シガイの排泄物に FDA を添加し、生細胞の生残性を調べた。 
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第 2節 実験方法 

 

2–2–1 タテボシガイの維持と餌料藻類の前培養 

タテボシガイは秋田県八郎湖において 2020年 7月 19日に貝けた網を用いて採捕し

た（写真 2–1）。採捕したタテボシガイは、20℃の恒温室において秋田県立大学圃場の

井戸水を充填した 30 L 水槽で維持した。水槽内の水替えは週に一度行った。各実験

の前には実験条件の水温で 1 週間以上維持し、実験使用直前に脱塩素水道水中で 1 日

維持して排泄が見られなくなった個体を実験に用いた。 

 餌料藻類の藍藻 M. aeruginosa NIES-44 株（国立環境研究所微生物系統保存施設より

分譲された茨城県霞ヶ浦産の株）及び緑藻 C. vulgaris （クロレラ工業）は、15 L 容の

ポリカーボネート製培養瓶（Thermo Fisher Scientific, Waltham, USA）を用いて純粋培

養した（写真 2–2a）。12 L の C 培地（表 2–1）を培養瓶に入れた後、110℃で 35 分間

オートクレーブ滅菌した。冷却後、1 L の同じ培地で定常期まで前培養した各藻類の

培養液を添加し、フィルター滅菌した空気をエアーポンプで穏やかに曝気しながら、

20℃で定常期に達するまで培養した（写真 2–2a）。この培養液のうち、1 L を継代培養

用に使用し、残りはタテボシガイの餌料に供するまで 4℃、暗条件で保存した。必要

に応じて保存用の餌料藻類は 2000 ×g で 5 分間遠心分離して濃縮した。 

 藍藻 M. aeruginosa NIES-44 株は毒素を産生しない球形の単細胞株であり、細胞粒子

径範囲は 3.5～18.5 µm、最頻粒子径は 7.8 µm（15.4%）であった（写真 2–2b）。緑藻 C. 

vulgaris は、粒子径範囲 1.5～6.5 µm、最頻粒子径 2.75 µm（16.9%）の球形の単細胞株

であった（写真 2–2c）。 
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表 2–1 C 培地の培地組成（pH 7.5） 

成分 L−1 

硝酸カルシウム・四水和物 150 mg 

硝酸カリウム※1 100 mg 

β-グリセロリン酸二ナトリウム・五水和物 50 mg 

硫酸マグネシウム・四水和物 40 mg 

ビタミン B12 0.1 µg 

ビオチン 0.1 µg 

チアミン塩酸塩 10 µg 

トリスヒドロキシメチルアミノメタン 500 mg 

エチレンジアミン四酢酸二ナトリウム・二水和物 30 mg 

塩化鉄（III）・六水和物 6 mg 

塩化マンガン（II）・四水和物 1 mg 

塩化亜鉛 0.3 mg 

塩化コバルト（II）・六水和物 0.1 mg 

モリブデン（IV）酸ナトリウム・二水和物 0.1 mg 

※1 80 日間におけるタテボシガイの持続的な藍藻資化効

率の評価では、15N 標識硝酸カリウムを用いた。 
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写真 2-1 タテボシガイを採捕するための貝けた網（a）と貝けた網によって 2020 年 7 月 19

日に採捕されたタテボシガイ(b) 

  



23 

 

 

 

写真 2-2 餌料藻類の大量培養（a）及び実験に用いた M. aeruginosa NIES-44（b）株及び C. 

vulgaris（c）の顕微鏡写真 
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2–2–2 異なる水温及び餌料濃度におけるタテボシガイの藍藻資化速度の定量 

 餌料となる藍藻 M. aeruginosa NIES-44 及び C. vulgaris を凍結乾燥した。比較のため

に国立環境研究所微生物系統保存施設より分譲された藍藻 M. aeruginosa の NIES-843

（茨城県霞ヶ浦産）、NIES-2613（秋田県八郎湖産）、秋田県立大学の鈴木英治博士よ

り分譲された藍藻 M. aeruginosa の 0824（秋田県八郎湖産）、秋田県立大学の岡野邦宏

博士より分譲された藍藻 M. aeruginosa の N7（秋田県八郎湖産）、5B（秋田県八郎湖

産）、フィラメント状藍藻 Pseudoanabaena sp.の N3（秋田県八郎湖産）、N2A（秋田県

八郎湖産）のそれぞれの株も大量培養し、凍結乾燥した。それぞれの粉末試料を燃研

式自動ボンベ熱量計CA-4AJ（島津製作所）及びCHN有機元素分析装置CHN628（Leco）

で分析し、餌料の熱量（J mg−1）と炭素・窒素・水素含有率（%）を測定した。 

 1.5 L 容のガラス瓶に 1.2 L の脱塩素水道水を充填し、1 個体のタテボシガイを入れ

た袋状のプランクトンネット（目合い 40 µm; NXXX25, Rigo）を吊るした（写真 2–3a）。

プランクトンネットは排泄物の再懸濁を防ぐために用いた。供試したタテボシガイ成

貝の殻長は 53～67 mm であった。瓶内をスターラーで緩やかに撹拌し、大量培養後に

2000 ×g で 5 分間の条件による遠心分離で濃縮した M. aeruginosa 及び C. vulgaris を餌

料として用いた。ガラス瓶には、1 種類の餌料藻類のみ（M. aeruginosa もしくは C. 

vulgaris）を添加して摂食実験を行った（写真 2–3a）。餌料添加後、24 時間までの瓶内

の水をプランクトンネットの外側で採水し、全有機態炭素分析装置 TOC-L（島津製作

所）を用いて不揮発性有機炭素濃度（NPOC, mg L−1）を測定した。NPOC が減少して

いる勾配が最も大きくなる 2 点間の減少量から摂食速度（mg C g−1 h−1）を算出した。 

摂食実験終了後、タテボシガイを取り出し脱塩素水道水で洗浄後、0.3 L の脱塩素水

道水が入った別のガラス瓶に移し、排泄実験を開始した（写真 2–3b）。その後、3 時

間毎にタテボシガイを新しい瓶に移し替え、その都度水中の NPOCを測定した。NPOC

が増加している勾配が最も大きくなる 2 点間の増加量から排泄速度（mg C g−1 h−1）を

算出した。 

資化速度（J g−1 h−1）は摂食速度から排泄速度を差し引き, 餌料藻類の熱量及び炭素

含有率に基づいて算出した。 

摂食実験及び排泄実験は、アオコの増殖が確認されている 15℃[23]及び 25℃[12]の

異なる 2 つの温度条件で行った（表 2–2）。また、餌料有機態炭素濃度 2～5 mg C L−1

（4 ± 1 mg C L−1, 平均 ± 標準偏差; SS 濃度 4～13 mg L−1, 8 ± 3 mg L−1に相当）の低濃

度及びアオコを想定した 10～21 mg C L−1（15 ± 3 mg C L−1, 平均 ± 標準偏差; SS 濃度

20–56 mg L−1, 36 ± 9 mg L−1に相当）の高濃度の 2 つの餌料濃度条件で行った（表 2–

2）。実験の全ての処理区は 6 連で行われたが、水温 25℃の高濃度 C. vulgaris 給餌系で

のみ、実験中のタテボシガイの死亡が確認されたため、5 連の実験とした（表 2–2）。 
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表 2–2 異なる水温及び餌料濃度におけるタテボシガイの藍藻資化速度の定量実験にお

ける各処理区の条件 

処理区 水温 

（℃） 

餌料藻類種 餌料濃度※1 連数 

1 15 C. vulgaris 低濃度 6 

2 15 C. vulgaris 高濃度 6 

3 15 C. vulgaris 低濃度 6 

4 15 C. vulgaris 高濃度 6 

5 25 M. aeruginosa 低濃度 6 

6 25 M. aeruginosa 高濃度 5 

7 25 M. aeruginosa 低濃度 6 

8 25 M. aeruginosa 高濃度 6 

※1 低濃度における有機態炭素濃度は、2～5 mg C L−1（4 ± 

1 mg C L−1, 平均 ± 標準偏差; SS 濃度 4～13 mg L−1, 8 ± 

3 mg L−1 に相当）であり、高濃度における有機態炭素濃度は、

10～21 mg C L−1（15 ± 3 mg C L−1, 平均 ± 標準偏差; SS

濃度 20～56 mg L−1, 36 ± 9 mg L−1 に相当）であった 
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写真 2-3 異なる水温及び餌料濃度におけるタテボシガイの藍藻資化速度の定量のための

摂食実験（a）及び排泄実験（b） 
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2–2–3 80 日間におけるタテボシガイの持続的な藍藻資化効率の評価 

 2 種の餌料藻類として藍藻 M. aeruginosa NIES-44 株及び緑藻 C. vulgaris は、K15NO3

を含む 12 L の C 培地で 2–2–1 で説明した方法と同様の方法で純粋培養した（表 2–1、

写真 2–2a）。 

 脱塩素水道水 10 L を充填した水槽に八郎湖で採取した殻長 52–63 mm のタテボシ

ガイ成貝を 8 個体投入し、定常期に達した 2 種の藻類培養液 500 mL を単一餌料とし

て 2 日おきに添加し、室温 20℃で穏やかに曝気しながら 80 日間飼育した（写真 2–

4）。水槽内の水は 1 週間おきに替えた。培養藻類細胞の濃度は 17–88 mg L–1の範囲で

あった。水槽内のタテボシガイを 1 個体ずつ引き抜いたため、1 個体当たりの餌料負

荷量は徐々に増加した。M. aeruginosa を添加した試験、C. vulgaris を添加した試験を

それぞれ 3 連で行った。対照系には藻類を未植種の培地のみを与えた（1 連）。この対

照系は、水中またはタテボシガイの体内の細菌等が培地中の 15N を同化し、それをタ

テボシガイが摂取することで同位体濃縮してしまう可能性を考慮するために設けた。

タテボシガイは、0、12、20、22、48、60、及び 80 日目に 1 つの水槽から 1 個体ずつ

回収した。回収したタテボシガイは、殻から軟体部を引き剥がして−80℃で保存した。 

 飼育実験中に、いくつかの水槽で死貝が生じて生存個体が減少した。これらの死貝

はデータ分析から除外した。 C. vulgaris が給餌された 3 連の水槽のうちの 1 つでは、

60 日以上生存した個体がいなかった。したがって、C. vulgaris を給餌した水槽の 60

日以降のデータは 2 連となった。飼育実験の最終日（80 日目）において、死貝が生じ

なかった水槽では、2 個体のタテボシガイが残っていたため、各々を分析して、平均

値を求めた。 

定常期に達した藻類培養液の懸濁物（SS）濃度を測定するために、事前に洗浄し乾

燥させたガラス繊維ろ紙（GF/F, Whatman）でろ過し、24 時間 105℃で乾燥させた。別

途、クロロフィル a（Chl.a）濃度、安定同位体比、及び脂肪酸を測定するために、同

様に 3 枚のガラス繊維ろ紙で定常期に達した培養液をろ過し、−80℃で保存した。ま

た、水槽内の Chl.a 濃度を測定するため、餌料添加直後は 200 mL、餌料添加前では 500 

mL をガラス繊維ろ紙でろ過して同様に保存した。Chl.a 濃度は、JIS K 0400-80-10 に

従い測定した[187]。餌料または飼育水をろ過し、−80℃で保存したガラス繊維ろ紙を

25 mL 容共栓付試験管の中に入れ、90%エタノールを 20 mL 入れた。共栓を閉めろ紙

に付着した懸濁物を再懸濁させた後、70℃のウォーターバス中で、5 分間 Chl.a を抽

出した。その後、15 分間放冷させた後、2 本の褐色ガラス試験管に抽出液を 5 mL ず

つ分取した。片方の褐色ガラス試験管に 3 M HCl を 5 µL 添加し、1,500 ×g で 10 分間

遠心した。それぞれの褐色ガラス試験管の上澄みを取り、分光光度計で 750 nm と 665 

nm の波長の吸光度を測定した。そして、式（2–1）[187]より Chl.a 濃度を算出した。 

 

Chl.a 濃度（µg L−1） = 
C－Co

Kc
 × 

R

R－1
 × 

Ve×1000

Vs×d
 ・・・式（2–1） 
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C：（665 nm の吸光度）－（750 nm の吸光度） 

Co：（HCl 酸性化後の 665 nm の吸光度）－（HCl 酸性化後の 750 nm の吸光度） 

Kc：Chl.a の吸光計数（82 L µg−1 cm−1, [188]） 

R：酸性条件でフェオフィチンに変換された純 Chl.a 溶液の C／Co 比（1.7, [188]） 

Ve：抽出液量（20 mL） 

Vs：濾過した試料の体積（L） 

d：吸収セルの光路長（1 cm） 

 

また、飼育水中の SS 濃度は、予め藻類の培養液の SS と Chl.a 濃度を測定して比を求

めておき、測定された飼育水中の Chl.a 濃度を基に算出した。タテボシガイが取り込

んだ藻類バイオマス量は、餌料藻類添加直後の飼育水中の SS 濃度から次の餌料藻類

添加直前の SS 濃度を差し引くことにより算出した。 

−80℃で保存したタテボシガイの軟体部及び定常期に達した培養液をろ過した後の

ガラス繊維ろ紙を凍結乾燥し、乾燥重量を測定した。タテボシガイ軟体部の足の筋肉

部分をハサミで切り取り、ピンセットを用いて約 1 mg 測りとり、錫製のホイルカッ

プ（φ5×9 mm, Ludiswiss）で包んだ。また、培養液をろ過したガラス繊維ろ紙は、サン

プルトラップ部分を薄く剥ぎ取ってからホイルカップに包んだ。その後、安定同位体

比質量分析計（FLASH EA, Thermo Fisher Scientific）を用いて全窒素及び窒素安定同位

体比を測定した。なお、窒素安定同位体比は式（2–2）の通り大気中の窒素に対する相

対千分偏差 δ 値（‰）として表した。標準物質には L-アラニン（昭光サイエンス）を

用い、この標品の δ15N 値は 8.7 ± 0.2‰であった。 

 

δN (‰) = 
Rsample－Rstd

Rstd
 ×1000・・・式（2–2） 

 

Rsample：サンプルの
15N

14N
 値 

Rstd：標準物質の
15N

14N
 値 

 

また、タテボシガイが飼育水中から除去した藻類に含まれる 15N 量（mg）とタテボシ

ガイ体内に蓄積された 15N 量（mg）をそれぞれ算出し、藍藻 M. aeruginosa NIES-44 株

及び緑藻 C. vulgaris に対する資化効率を求めた。 

 さらに、安定同位体比に加えて、タテボシガイ個体の脂肪酸組成を測定して餌料藻

類の資化能力を評価した。凍結乾燥後のタテボシガイ軟体部の足の筋肉部分をハサミ

で切り取り、約 20～60 mg を量りとった。また、培養液をろ過したガラス繊維ろ紙は、
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凍結乾燥後サンプルトラップ部分を薄く剥ぎ取り、脂肪酸抽出に供試した。これらの

試料をガラス試験管にとり、Abdulkadir らの方法[189]を改変した方法で脂肪酸抽出を

行った。上記のガラス試験管に、ヘキサン 1.0 mL、内部標準液 1.0 mL（100 mg L−1ト

リコサン酸－ヘキサン溶液）、12%三フッ化ホウ素メタノール溶液 0.8 mL を順次添加

し、ヘッドスペースを窒素で満たして密栓した。この後 103℃で 2 時間加熱し、脂質

の抽出と脂肪酸メチルエステル化を行った。その後室温まで冷却してから、ヘキサン

0.5 mL、蒸留水 1 mL を添加し、激しく撹拌した。脂肪酸メチルエステルを含む上澄

みのヘキサン層を 1,000 ×g で 3 分間遠心分離して回収し、ガスクロマトグラフィー用

バイアル瓶に移した。 

 脂肪酸メチルエステルの分析はガスクロマトグラフィーにより行った。試料 1 µL

をキャピラリーカラム（Select FAME; 100 m×0.25 mm, Agilent Technologies）を備えた

ガスクロマトグラフに注入した。注入口とフレームイオン検出器（FID）の温度は 270℃

と 280℃とした。カラム温度は 4℃ min−1の速度で 150℃から 230℃まで上昇させ、10

分間保持させた。その後、230℃から 4℃ min−1の速度で 250℃まで上げ、10 分間保持

した。ヘリウムガスをキャリアガスとして用い、クロマトグラム上の脂肪酸のピーク

は市販の標準物質（Supelco）の保持時間と比較することによって同定した。標準物質

と一致しなかったピークはそれ以上解析しなかった。なお本研究では、タテボシガイ

体内及び藻体中で検出されたリノール酸（LA, 18:2ω6）と α-リノレン酸（ALA, 18:3ω3）

を藍藻及び緑藻由来バイオマーカー脂肪酸として[184]、エイコサペンタエン酸（EPA, 

20:5ω3）を珪藻由来バイオマーカー脂肪酸と見なして解析した[184]。 

  



30 

 

 

 

写真 2-4 80 日間におけるタテボシガイの藍藻資化能力の評価のための室内実験 
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2–2–4 タテボシガイの排泄物中の藍藻細胞活性の評価 

餌料藻類として藍藻 M. aeruginosa NIES-44 株を 2–2–1 で説明した方法と同様の方

法で純粋培養した（表 2–1）。培養液は 1,500 ×g で 10 分間遠心分離して濃縮液餌料と

した。 

脱塩素水道水 1 L を充填したガラス瓶（内径 9 cm × 高さ 18 cm）に八郎湖で採取し

た殻長 58–65 mm のタテボシガイ成貝を 1 個体投入し、ガラス瓶内の Chl.a 濃度が 9 

µg L−1（SS 濃度 3 mg L−1に相当）になるように M. aeruginosa NIES-44 株の濃縮液餌料

を添加した（写真 2–5a）。実験は室温 20℃で行い、ガラス瓶内はエアーポンプを用い

て穏やかに曝気した（写真 2–5a）。試験は 9 連で行い、またタテボシガイを投入して

いない対照系は 3 連で行った。0、1、2、4、8、12 時間後に採水し、Chl.a 濃度の測定

に用いた。 

Chl.a 濃度の定量は Srisuksomwong らの方法に従った[190]。この方法は、2–2–3 で用

いた Chl.a 濃度の定量方法とは異なる。Srisuksomwong らの方法は、藍藻の Chl.a 濃度

をより感度よく定量するための方法であり[190]、測定対象が藍藻のみである本実験に

おいてはこの方法を採用した。ガラス繊維ろ紙で試料水をろ過後、9 mL の 90%メタ

ノールに浸漬して 70℃で 30 分間抽出した。その後、10 分間 1,500 ×g で遠心して得た

上清について、分光光度計で 750 nm、665 nm、645 nm 及び 630 nm の吸光度を測定し

た。これらの測定値を用いて、式（2–3）[189]により Chl.a 濃度を算出した。 

 

Chl.a 濃度（µg L−1）= （11.6×D665－1.31×D645－0.14×D630）×（
Ve

V
×

1

l
）・・・式（2–3） 

 

D665：665 nm の吸光度 

D645：645 nm の吸光度 

D630：630 nm の吸光度 

Ve：メタノール抽出液の液量 

V：濾紙に通水した試料量 

l：セルの光路長（1 cm） 

 

9 連で行ったろ過摂食試験終了後、Chl.a 濃度の減少が確認された系を 4 つ選び（2–

3–3 図 2–1 参照）、その系からタテボシガイを取り出し、脱塩素水道水で洗浄後、脱塩

素水道水 1 L を充填した別のガラス瓶に投入して 12 時間放置し、糞及び偽糞を排泄

させた（写真 2–5b）。タテボシガイが排泄した糞及び偽糞は区別せずまとめて排泄物

とみなし、パスツールピペットで 15 mL 容の遠沈管に回収して FDA 試験[185, 186]の

ための試料とした。対照系からは 50 mL の試料水を採取し、同様に FDA 試験に供し

た。 

フルオレセインジアセテート（FDA） 0.1 g を 100%アセトン 20 mL に溶解し、1.5 

mLチューブに 0.5 mLずつ分注した。これをストック染色液として−30℃で保存した。
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タテボシガイの排泄物懸濁液を 1,500 ×gで 10分間遠心分離し、上澄みを取り除いた。

沈殿物に C 培地を 490 µL 添加し、再懸濁させた。さらにストック染色液を 10 µL 添

加し、室温で 20 分間静置した。その後、40 µL を採取してスライドガラス上に滴下

し、カバーガラスをかけた。落射蛍光顕微鏡（Olympus BX50、Olympus）を用いて、

可視光及びブルー励起の NIBA フィルターを用いた蛍光下で観察し、藍藻細胞を計数

した。ここで、活性を有する藻類細胞は蛍光下緑色を発するため、可視光で細胞が見

られても蛍光下緑色を発しない細胞は失活した細胞とみなした（写真 2–6）。すなわ

ち、可視光で総細胞数（生細胞及び死細胞、Cl+d）を、蛍光下で生細胞数（Cl）を次の

式（2–4）を用いて算出した。 

 

Cl+d または Cl (cells 500 µL−1) = C10×
Cg

Va
×

V1

V2
×

V1

V3
・・・式（2–4） 

 

C10：10 視野の平均細胞数 

Cg：カバーガラスの面積(3.24 cm2) 

Va：視野面積(9.4985×10−3 cm2) 

V1：懸濁液の容積(500 µL) 

V2：スライドガラスに供試した懸濁液の体積(40 µL) 

V3：懸濁液のうちストック染色液を除いた体積(490 µL) 

 

また、タテボシガイに与えた餌料中の藍藻細胞数と Chl.a 濃度で検量線を作成し、

Chl.a の減少量からタテボシガイが取り込んだ細胞数を算出した。さらに、排泄物懸

濁液中の生細胞数と死細胞数（総細胞数と生細胞数の差に相当）を求め、タテボシガ

イに取り込まれた藍藻細胞に対する各細胞数の割合を算出した。 
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写真 2-5 タテボシガイによる藍藻摂食（a）と排泄実験での排泄（b） 
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写真 2-6 FDA 実験によって得られたタテボシガイ排泄物中の藍藻細胞の顕微鏡写真

（上：可視光下、下：蛍光下） 
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2–2–5 データ解析 

 三元配置の分散分析、Student の t 検定及びピアソンの積率相関係数を用いた相関解

析は R package ver. 3.6.3 を用いて行った[191]。 
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第 3節 結果及び考察 

 

2–3–1 異なる水温及び餌料濃度におけるタテボシガイの藍藻資化速度の定量 

 藍藻 M. aeruginosa NIES-44 株及び緑藻 C. vulgaris の藻体の熱量は、それぞれ 17.0 ± 

0.1 J mg−1及び 22.6 ± 0.2 J mg−1であり、 M. aeruginosa 方が有意に低かった（表 2–3）。

既往研究で報告されている C. vulgarisの藻体の熱量は、18～21 J mg−1であり[192, 193]、

本研究で測定された熱量と同等であった。一方で、藍藻類の藻体の熱量は、これまで

報告されていないため、比較することができなかった。そこで、得られた藍藻 M. 

aeruginosa NIES-44 株の藻体の熱量が、他の株と比較して一般的であるかどうかを評

価するために、他の 7 株の藍藻の藻体の熱量と比較した。他の 7 株の藍藻の藻体の熱

量は、15.6～17.6 J mg−1であったことから、M. aeruginosa NIES-44 株は他の藍藻株と

同等の熱量を有することが示された（表 2–3）。また、炭素含有率の比較では、M. 

aeruginosa NIES-44 株及び C. vulgaris で 36.9 ± 0.1%及び 49.6 ± 0.2%であり, 熱量と同

様に M. aeruginosa NIES-44 株の方が低い傾向を示した（表 2–3）。M. aeruginosa NIES-

44 株と他の 7 株の藍藻の炭素含有率を比較しても、熱量と同様他の藍藻株と同等の

熱量を有することが示された（表 2–3）。藻体の熱量は炭素含有率と有意に相関し（r 

= 0.997, P = 4.0 × 10−12）、窒素（r = −0.329, P = 0.297）や水素（r = 0.507, P = 0.0927）

の他の元素とは相関関係を示さなかった。したがって、C. vulgaris の炭素含有率が高

いため、C. vulgaris の藻体の熱量が M. aeruginosa NIES-44 株の藻体の熱量よりも高か

ったと考えられた。 

 資化速度を定量するための摂食実験では、餌料添加後、水中の不揮発性有機態炭素

（NPOC）が低下し、タテボシガイによる藻類の取り込みが観察された（図 2–1a, b）。

また、排泄実験では水中の NPOC の増加が観察され、9 時間後には水中の累積 NPOC

が定常状態に達し、消化管内の排泄物のほとんどが排泄されたことが示唆された（図

2–1c, d）。 

 摂食速度と排泄速度について、水温、餌料藻類、及び餌料濃度の三元配置の分散分

析を行った結果、摂食速度と餌料濃度でのみ有意差が検出された（図 2–2）。したがっ

て、25℃と 15℃の異なる水温条件によって、また、M. aeruginosa と C. vulgaris の異な

る餌料藻類によって、摂食速度は影響を受けないことが示された（図 2–2a）。有意差

が見られた餌料濃度に注目すると、高濃度餌料条件における摂食速度の平均値は、2.2

～2.7 mg C g−1 h−1であり（図 2–2a）、排泄速度の平均値は 0.09～0.28 mg C g−1 h−1であ

った（図 2–2b）。25℃の C. vulgaris 高濃度条件で比較的高い排泄速度の平均値が観測

されたが、この系は 5 連で実験しており、この 5 連の内訳の中に 0.42 及び 0.60 mg C 

g−1 h−1 の高い排泄速度を記録した個体がいたため平均値が引っ張られていた（図 2–

2b）。5 連のうちの他の 3 つは他の系でも見られる 0.2 mg C g−1 h−1以下の値を示して

いた（図 2–2b）。餌料低濃度条件における摂食速度の平均値は 0.13～0.24 mg C g−1 h−1

であり（図 2–2a）、排泄速度の平均値は 0.08～0.13 mg C g−1 h−1であった（図 2–2b）。

したがって、餌料濃度が高いと摂食速度は有意に高かったが（図 2–2a）、排泄速度は
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餌料濃度に依存せず一定であった（図 2–2b）。すなわち、高濃度条件では摂食分が増

加しているのに対して排泄している分が変わらないため、資化効率が低濃度条件に比

べて増加している（図 2–3a）。高濃度餌料条件で資化効率が増加した点について、Gu

らは、淡水二枚貝イシガイ科ヒレイケチョウガイ（Hyriopsis cumingii）に与える M. 

aeruginosa の濃度を増加させると消化管内のアミラーゼ、セルラーゼ、及びリパーゼ

などの消化酵素群の活性が増加することを示しており[194]、高濃度の餌料によって消

化酵素群の活性が増加した可能性がある。しかし、一方で、海水二枚貝の餌料資化に

関する研究では、餌料濃度の増加が資化効率を低下させること報告されている。

Thompson らは、ムラサキイガイ（Mytilus edulis）に海産緑藻 Tetraselmis suecica を 1×

103 cells mL−1及び 2.5×103 cells mL−1の 2 つの異なる濃度で与えた時、濃度差はわず

か 2.5 倍であるが資化効率は 85%と 0%であったと報告した[195]。Griffiths も同様に

海産二枚貝クロイガイ（Choromytilus meridionalis）に海産緑藻 Dunaliella primolecta を

8×102～103 cells mL−1の範囲の濃度で与えた時、餌料藻類の濃度の増加とともに資化

効率が低下し、2×104 cells mL−1を超えた時、資化効率が 0%になったことを報告した

[171]。したがって、餌料濃度が資化速度に影響を与えるメカニズムについては更なる

検討が必要である。また、総じて摂食速度は排泄速度の約 10 倍の値を示したことか

ら（図 2–2）、摂食速度から排泄速度を差し引いて算出される資化速度は、摂食速度の

影響を強く受けることが示された。 

高濃度餌料条件における資化速度の平均値は、96～109 J g−1 h−1であり、餌料低濃度

条件における資化速度の平均値は、−0.1～6.9 J g−1 h−1であった（図 2–5b）。一部の系

では排泄速度が摂食速度を上回ったため資化速度が負になった系が存在した（図 2–

5b）。異なる水温が資化速度に与える影響については、15℃と 25℃ではタテボシガイ

の資化速度に影響を及ぼさないことが示された（図 2–3b）。Tateda らの研究では、低

水温（11℃）で資化速度が増加する低水温型二枚貝（ムラサキイガイ）と高水温（27℃）

で資化速度が増加する高水温型二枚貝（ミドリイガイ）の存在が示されたが[170]、タ

テボシガイは 15℃と 25℃ではほぼ同等の資化速度を示し（図 2–3b）、アオコの発生が

予想される夏季及び秋季の水温範囲で一定の資化能力を発揮することが可能である

と考えられた。また、異なる餌料濃度が資化速度に与える影響については、高濃度餌

料条件において低濃度餌料条件よりも有意に高い資化速度を示し、アオコを想定した

高濃度餌料条件でアオコを資化可能であることが示された。 

以上より、これまでタテボシガイの藍藻類に対するろ過能力及び資化性については

検討されていなかったが、本実験により短期的には藍藻 M. aeruginosa をろ過及び資

化可能であることが示された。アオコの増殖が確認されている 15℃[23]及び 25℃[12]

の異なる水温条件では、どちらの水温条件でも同等の資化速度を示すことが明らかに

なった。さらに、アオコ発生を想定した高濃度餌料条件では低濃度餌料条件よりも高

い資化速度を発揮することも明らかとなった。したがって、短期的な室内実験におけ

る評価ではあるが、藍藻防除のためのバイオマニピュレーションに有用であることが

示された。 
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表 2–3 各藻類株の藻体の熱量及び炭素・窒素・水素含有率 

藻類種 株 
熱量 

(J mg−1) 

炭素 

含有率(%) 

窒素 

含有率(%) 

水素 

含有率(%) 

Chlorella vulgaris クロレラ工業 22.6 ± 0.2 49.6 ± 0.2 9.4 ± 0.0 7.5 ± 0.4 

Microcystis aeruginosa NIES-44 17.0 ± 0.1 36.9 ± 0.1 8.7 ± 0.0 6.8 ± 0.7 

Microcystis aeruginosa NIES-843 15.8 ± 0.3 32.6 ± 0.0 9.8 ± 0.0 6.9 ± 0.1 

Microcystis aeruginosa NIES-2613 16.1 ± 0.0 34.0 ± 0.0 10.2 ± 0.0 6.7 ± 0.7 

Microcystis aeruginosa 0824 16.3 ± 0.1 33.7 ± 0.1 10.4 ± 0.0 6.4 ± 0.6 

Microcystis aeruginosa N7 15.6 ± 0.1 32.9 ± 0.2 10.0 ± 0.0 6.8 ± 0.1 

Microcystis aeruginosa 5B 17.6 ± 0.1 37.7 ± 0.2 10.9 ± 0.0 8.0 ± 0.1 

Pseudoanabaena sp. N3 15.8 ± 0.3 32.6 ± 0.0 10.7 ± 0.0 7.3 ± 0.0 

Pseudoanabaena sp. N2A 16.2 ± 0.4 33.6 ± 0.0 10.4 ± 0.0 6.1 ± 0.0 

 

 
図 2–1 摂食実験における高濃度（a）・低濃度（b）条件での水中の不揮発性有機態炭素濃

度（NPOC）の経時変化及び排泄実験における高濃度（c）・低濃度（d）条件での水

中の累積の NPOC の経時変化 
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図 2–2 異なる水温・餌料藻類・餌料濃度におけるタテボシガイの摂食速度（a）と排泄速度

（b） 

 

図 2–3 異なる水温・餌料藻類・餌料濃度におけるタテボシガイの資化効率（a）と資化速度

（b） 
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2–3–2 80 日間におけるタテボシガイの持続的な藍藻資化効率の評価 

 80 日間の飼育実験において、分析のために水槽からタテボシガイを 1 個体ずつ引

き抜いたため、1 個体あたりの藻類負荷量は徐々に増加した（図 2–4a）。M. aeruginosa

の負荷量は、0～11 日の間は 8 ± 1 mg 個体−1（n = 3）であったが、実験後半の 60～80

日の間は 27 ± 11 mg 個体−1（n = 3）であった（図 2–4a）。一方で、C. vulgaris の負荷

量は、0～11 日の間は 3 ± 1 mg 個体−1 （n = 3）であったが、実験後半の 60～80 日の

間は 26 ± 4 mg 個体−1（n = 2）であった（図 2–4a）。80 日目における負荷量は、M. 

aeruginosa では 516 ± 38 mg 個体−1であり、C. vulgaris では 451 ± 46 mg 個体−1であっ

た。各藻類の除去率に基づいて 80 日間で摂食した藻類バイオマスを算出すると（図

2–4b）、M. aeruginosa は 332 ± 20 mg 個体−1であり、C. vulgaris は 300 ± 36 mg 個体−1

となった。 

 タテボシガイ筋組織中の窒素安定同位体比は、試験開始時に 8.1 ± 0.2‰であった（図

2–5）。また、餌料藻類の窒素安定同位体比は、M. aeruginosa では 3,350 ± 60‰であり、

C. vulgaris では 3,350 ± 40‰であった。80 日間の飼育によって M. aeruginosa を与えた

場合は 150.7 ± 85.7‰に、C. vulgaris では 152.8 ± 34.6‰まで増加した（図 2–5）。対照

系のタテボシガイでは窒素安定同位体比が上昇しなかったことから、観察された窒素

安定同位体比の増加はタテボシガイによる藻体の資化であることが示された（図 2–

5）。48 日目では、M. aeruginosa と C. vulgaris を与えたタテボシガイの筋組織中の窒素

安定同位体比に差が生じた（図 2–5）。この原因は不明であったが、48 日時点では M. 

aeruginosa を与えた系で 1 個体のみ死亡が確認されており、C. vulgaris では死亡個体

が確認されていないことから、栄養状態の差はほとんど無いようであった。 

 タテボシガイの藍藻 M. aeruginosa に対する資化効率を算出するため、15N の積算摂

取量に対するタテボシガイ筋組織の 15N の蓄積量を比較した（図 2–6）。藍藻 M. 

aeruginosa（r = 0.86, P = 0.03）及び緑藻 C. vulgaris（r = 0.81, P = 0.03）の両方におい

てタテボシガイ筋組織に資化された 15N 量と摂取された 15N 量の間に線形の関係が見

られ、2 ヵ月以上にわたってほぼ同等の効率でこれらの藻類を資化していたことが示

された（図 2–6）。ただし、摂取された 15N の累積量が 0.4 mg 個体−1を超えた時、M. 

aeruginosa の資化効率は大幅に下がった（図 2–6）。この時点でタテボシガイは餌料と

して不適とされる藍藻[94–97]を 80 日間摂取し続けていたため、資化能力が低下した

と考えられた。80 日目ではタテボシガイは 54%の M. aeruginosa 細胞を摂取したが（図

2–6）、これらは擬糞として排泄された可能性がある[80, 83–85, 100]。したがって、15N

の累積量が 0.4 mg 個体−1を超えた 80 日目のデータを除いて、得られた直線の傾きを

平均資化効率と見なしたところ、M. aeruginosa では 47%、C. vulgaris では 37%の値が

算出された（図 2–6）。 

 80 日間にわたる飼育実験の後半において M. aeruginosa の資化効率が低下した要因

は不明であった。2–3–1 では、タテボシガイは高濃度餌料条件（20～56 mg L−1）にお

いて低濃度餌料条件（4～13 mg L−1）よりも高い資化速度を示した。2–3–1 における高

濃度餌料条件の餌料濃度（20～56 mg L−1）は、ガラス瓶内に 1 個体のタテボシガイを
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入れているため、20～56 mg 個体−1 と同義である。この負荷量は、本実験後半の M. 

aeruginosa の負荷量である 27 ± 11 mg 個体−1と一致している。しかしながら、本実験

では、1 個体あたりの餌料負荷量の増加に伴って、資化効率の傾きは M. aeruginosa 及

びともに C. vulgaris 緩やかになった（図 2–6）。したがって、本実験では餌料負荷量が

少ない方で資化効率が高くなっており、高濃度餌料条件で藻類に対する資化効率が高

くなる 2–3–1 の結果（図 2–3a）とは相反する結果となっている。この矛盾について、

2–3–1 の実験ではタテボシガイの短期的な藍藻資化を特徴づけ、本実験では長期的な

藍藻資化を特徴づけたことが考えられた。本実験では、飼育水槽内のタテボシガイが

長期的に 1 種類の餌料藻類のみで飼育し続けたため弱ってしまった可能性がある。実

際、80 日間の飼育実験では、いくつかの水槽で死貝が生じた（実験に供試したタテボ

シガイの 12% [59 匹のうちの 7 匹]）。原因は不明であるが、1 種類の餌料藻類により

タテボシガイの栄養状態に悪影響を及ぼした可能性がある。M. aeruginosa では顕著な

資化効率の低下が見られたが、C. vulgaris でも 15N の累積量が 0.08 mg 個体−1を超え

たときに資化効率の低下が見られた（図 2–6）。C. vulgaris において 15N の累積量が 0.08 

mg 個体−1を超えたのは 48 日目であるが、この時 M. aeruginosa と C. vulgaris を与え

たタテボシガイの筋組織中の窒素安定同位体比にも差が生じており（図 2–5）、C. 

vulgaris でも資化効率が低下する傾向が観察された。既往研究では、Pirini らは、ムラ

サキイガイ（Mytilus galloprovincialis）に対して 30 日間餌料を与えずに飼育する系と

珪藻 Thalassiosira weissflogii を与えて飼育する系での栄養状態を比較した[196]。30 日

間の飼育実験では、餌料を与えない系と珪藻を与えた系において肥満度、含水率、全

脂質含有率、リン脂質含有率、高度不飽和脂肪酸含有率（PUFA）に有意な差が見られ

なかったことが報告されている[196]。したがって、1 か月程度の飼育では 1 種類の藻

類を与え続けても餌料を与えなくても影響は小さいかもしれないが、本実験では 80

日間という長い期間 1 種類の餌料を与え続けたため資化効率に悪影響が出た可能性

が考えられた。 

 藍藻の資化効率は様々なろ過摂食生物で評価されている。動物プランクトンではほ

とんど資化が見られず[102]、ろ過摂食魚においても 10%程度である[103]ことが報告

されている。対照的に、1 時間の摂食実験において淡水シジミ（Corbicula sp.）は、藍

藻 Anabaena oscillarioides に対して 61%という高い資化効率を示した[104]。本研究で

は、タテボシガイの筋組織への 15N の蓄積に基づいて資化効率を 47%と算出したが、

図2–6の傾きは徐々に緩やかになった。したがって、この研究で得られた資化効率は、

短期間の実験で得られる資化効率よりも低い。報告例は少ないものの、本研究におい

て観測されたタテボシガイの藍藻に対する 47%の資化効率は、報告されている動物プ

ランクトンやろ過摂食魚と比較して高いと考えられた。 

 また、実際の湖沼環境で藍藻の資化を追跡することを想定した場合、湖沼環境中の

藍藻のみを同位体標識するのは困難である。そこで、藍藻及び緑藻に特有の脂肪酸を

分析することでタテボシガイの資化を評価できるか検討した。藍藻 M. aeruginosa 及

び緑藻 C. vulgaris に共通なバイオマーカー脂肪酸としてリノール酸（LA）と α-リノ
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レン酸（ALA）モニタリングした（図 2–7a, d, g）。また、両種に由来しないエイコサ

ペンタエン酸（EPA）もモニタリングした（図 2–7b, e, h）。M. aeruginosa を給餌した

タテボシガイの LA 及び ALA の含有率は最初の 28 日間はほとんど変化しなかった

が、その後わずかに増加した（図 2–7a）。C. vulgaris を給餌したタテボシガイの LA 及

び ALA の含有率も同様の傾向であった（図 2–7d）。対照的に、餌料藻類が供給されて

いないタテボシガイでは、LA 及び ALA の含有率の増加は確認されなかった（図 2–

7g）。また、タテボシガイには、80 日間の飼育実験において EPA が供給されなかった

ため、EPA に対する LA 及び ALA の比率を求めて、タテボシガイによる M. aeruginosa

及び C. vulgaris の資化を評価した（図 2–7c, f, i）。この比率は、80 日間で大幅に変化

した（図 2–7c, f, i）。実験開始時の比率は 0.52～0.57 の範囲であった（図 2–7c, f, i）。

M. aeruginosaを給餌したタテボシガイでは実験開始から 28日間は変化しなかったが、

その後 0.75～0.82 に増加した（図 2–7c）。同様の傾向が C. vulgaris でも観察され、60

日以降で 1 を超えた（図 2–7f）。80 日間の飼育実験における M. aeruginosa を給餌した

タテボシガイ筋組織中の δ15N 値と EPA に対する LA 及び ALA の比率の間には、正の

関係が観測され（r = 0.355, P = 0.088）、この比率を用いて湖沼環境中で藍藻の資化を

推定できると考えられた。 

ところで、M. aeruginosa 及び C. vulgaris に含まれていない EPA と DHA は、動物の

必須脂肪酸で [45–48]、体細胞の成長と繁殖に不可欠であると考えられている[197]。

本研究では、80 日間の飼育実験においていくつかの水槽で死貝が生じた（実験に供試

したタテボシガイの 12% [59 匹のうちの 7 匹]）が、ほとんどのタテボシガイは EPA

と DHA を摂取できない状況でも 80 日間生存した。細菌からの EPA 供給も想定され

るが、対照系のタテボシガイの EPA 含有率が減少していることから（図 2–7h）、細菌

由来の EPA はほとんど供給されていないと推察された。したがって、EPA 及び DHA

は少なくとも 80 日間はタテボシガイ成貝が新たに摂取しなくても生存可能であるこ

とが示された。Pirini ら 30 日間餌料を与えなかったムラサキイガイと EPA を含む珪

藻が与えられたムラサキイガイで EPAとDHA含有率に差が見られなかったことを報

告している[196]。 

以上より、これまでは最大 3 週間での淡水二枚貝の藍藻資化は検討されていたが

[108]、初めて淡水二枚貝タテボシガイが 60 日間平均資化効率 47%を維持したことが

示された。また、同位体標識に加え、EPA に対する LA 及び ALA の比率を使用して

二枚貝の藍藻資化を評価できることが明らかとなり、湖沼環境中での藍藻資化の実態

に関する調査への適用が期待された。 
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図 2–4 80 日間の飼育実験におけるタテボシガイ 1 個体当たりの餌料負荷（a）と各水槽に

おける藻類除去率（b） 
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図 2–5 80 日間の飼育実験におけるタテボシガイ筋組織中のδ15N 値 

 

 

図 2–6 80 日間の飼育実験におけるタテボシガイの藍藻 M. aeruginosa 及び緑藻 C. vulgaris

に対する資化効率 

*で示したデータは図中の線形回帰解析から除外した 
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図 2–7 80 日間の飼育実験におけるタテボシガイ筋組織中の藍藻・緑藻由来脂肪酸（LA 及

び ALA）、珪藻由来脂肪酸（EPA）、及び藍藻・緑藻／珪藻由来脂肪酸比 
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2–3–3 タテボシガイの排泄物中の藍藻細胞活性の評価 

 藍藻を摂食させた 9 個体のタテボシガイのうち、Chl.a 濃度の減少が見られた 4 個

体を FDA 試験のための排泄実験に用いた（図 2–8）。FDA 試験の結果、餌料として投

入した藍藻 M. aeruginosa 培養液では 90%が活性を有する生細胞であった（表 2–4、図

2–9）。タテボシガイを投入しなかった対照系でも M. aeruginosa の生細胞の割合は低

下しなかった（表 2–4、図 2–9）。一方で、タテボシガイの排泄物中の M. aeruginosa の

生細胞の割合は 67%と有意に減少していた（P < 0.05）。 

飼育試験のはじめに投入した M. aeruginosa の細胞数を 100%とすると、そのうちタ

テボシガイに取り込まれた M. aeruginosa 細胞は 74%、未摂取の M. aeruginosa 細胞は

26%に相当していた（表 2–4、図 2–9）。摂取された M. aeruginosa 細胞数を 100%とす

ると、そのうち 3%が 12 時間で排泄されたと推算された（表 2–4、図 2–9）。摂取され

た M. aeruginosa 細胞数のうち生細胞は僅か 2%と算出され（表 2–4、図 2–9）、タテボ

シガイは M. aeruginosa を取り込んだ後、少なくとも 12 時間では生細胞をほとんど排

出しないことが明らかになった。一方で、摂取された細胞の 97%が不明分としてカウ

ントされた（表 2–4、図 2–9）。この不明分は消化されて形態観察ができなかった細胞

分であると推察された。ただし、12 時間の試験時間で排出されず、まだ生細胞として

体内に残っている可能性もあった。しかし、2–3–1 で行った摂食及び排泄実験では 24

時間の摂食期間に続く、9 時間の排泄期間で水中の累積の NPOC がほぼ定常に達して

おり、12 時間は消化管内の全ての M. aeruginosa 細胞を排泄するのに十分な時間であ

った推察された。また、排泄された藍藻細胞の約 30%が死細胞であったことから、タ

テボシガイの体内を通過することで一部の藍藻細胞は消化されなくても活性を失う

ことが示された。一方で、本実験で排泄された藍藻生細胞の絶対量は 2.9 × 104細胞で

あり、これらの生細胞が再回帰し、増殖に寄与するかどうかについてはさらなる検討

が必要である。 

 以上より、タテボシガイは摂取した藍藻細胞のうち 2%の藍藻生細胞を排泄するが、

97%を資化及び消化によって除去し、1%を死細胞として不活化することが明らかとな

った。また、これまで排泄物中の藍藻細胞の活性を評価することは困難とされてきた

が[100]、FDA を用いることで評価可能になることが示された。FDA を用いた排泄物

中の藍藻細胞の活性を評価する方法は、他の二枚貝やその他ろ過摂食動物にも適用可

能と考えられ、本評価方法の波及効果が期待された。 
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表 2–4 タテボシガイに摂取された藍藻 M. aeruginosa の排泄物中の生残量（n = 4） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 2–8 タテボシガイの藍藻摂食による Chl.a 濃度の経時変化（Chl.a 濃度の減少が見られ

た赤いプロットの個体のみ排泄実験に移行し、緑のプロットの実験系は以降の排

泄実験には用いられなかった） 

 

  

  細胞数（cells 個体−1 12 時間−1） 相対量

（%） 

投入細胞数 

（100%） 

摂取 （1.3±0.2）×106 74 

未摂取 （5.0±0.2）×105 26 

摂取細胞数 

（100%） 

生細胞 （2.9±0.7）×104 2 

死細胞 （1.3±0.2）×104 1 

不明分※ 1.3×106 97 

※消化・資化された細胞及び未排泄の細胞 
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図 2–9  FDA 試験における平均細胞生残率（餌料及び対照系は n = 3、タテボシガイ排泄

物は n = 4、エラーバーは標準偏差を示す） 
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第 4 節 要約 

 本章では、タテボシガイの藍藻に対する資化能力を明らかにするため、はじめに、

１）異なる水温及び餌料濃度条件下における 24 時間の摂食実験と 9 時間の排泄実験

で構成された短期的な室内実験による藍藻資化速度の定量を行った。続いて、２）15N

標識した藍藻 M. aeruginosa を 80 日間タテボシガイに給餌し、同位体濃縮及び脂肪酸

組成を分析し、長期的な藍藻資化能力のモニタリングを行った。最後に３）藍藻 M. 

aeruginosa を摂食させたタテボシガイの排泄物に FDA を添加し、生細胞の生残性を

評価した。 

 １）異なる水温及び餌料濃度条件下における短期的な室内実験による藍藻資化速度

の定量では、タテボシガイが藍藻 M. aeruginosa をろ過及び資化可能であることが初

めて示された。また、アオコの増殖が確認されている 15℃[23]及び 25℃[12]の異なる

水温条件において同等の資化速度を示すことが明らかになった。さらに、アオコ発生

を想定した高濃度餌料条件では低濃度餌料条件よりも高い資化速度を発揮すること

も明らかとなり、短期的な室内実験における評価ではあるが、藍藻防除のためのバイ

オマニピュレーションに有用であることが示された。 

 ２）15N 標識した藍藻 M. aeruginosa を 80 日間タテボシガイに給餌した長期的な藍

藻資化能力のモニタリングでは、これまで最大 3 週間での淡水二枚貝の藍藻資化は検

討されていたが[108]、初めて淡水二枚貝タテボシガイが 60 日間平均資化効率 47%を

維持したことが示された。さらに、EPA に対する LA 及び ALA の比率を使用して二

枚貝の藍藻資化を評価できることが明らかとなり、湖沼環境中での藍藻資化の実態に

関する調査への適用が期待された。 

 ３）タテボシガイの排泄物中の藍藻生細胞の生残性の評価では、摂取した藍藻細胞

のうち 2%の藍藻生細胞を排泄するが、97%を資化及び消化によって除去し、1%を死

細胞として不活化することが明らかとなった。また、これまで排泄物中の藍藻細胞の

活性を評価することは困難とされてきたが[100]、FDA を用いることで評価可能にな

ることが示された。 

本章での室内実験によるタテボシガイの藍藻資化能力の評価方法や排泄物中の藍

藻生細胞の評価方法は、他のイシガイ科二枚貝にも適用可能であり、淡水二枚貝を用

いたバイオマニピュレーションによる藍藻防除における研究への波及効果が見込ま

れ、バイオマニピュレーションを推進する上で重要な知見となる。 
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第 3章 八郎湖におけるタテボシガイの藍藻資化の実態調査 

 

第 1節 はじめに 

 第 2 章においてタテボシガイの藍藻資化能力が認められたが、湖沼環境中で藍藻の

資化を検討した事例は少ない。Kim らは標識元素をアオコが発生した人工池に投入し、

3 週間イシガイ及び 2 種のドブガイの同位体濃縮をモニタリングしたが、水中のアオ

コが減少しているのに対して二枚貝の同位体濃縮は一定の速度で持続していたため

直接的な餌源になっていたか不明確であった[108]。また、3 週間以上湖沼環境中で藍

藻を資化し続けるのかについても報告例がなく、淡水二枚貝をバイオマニピュレーシ

ョンに用いる上で知見が不十分である。 

 藍藻類は、水域の表層部でアオコを形成し、タテボシガイは水域の底層部に生息す

るため、両者は鉛直方向における位置関係が異なっている。タテボシガイが藍藻類を

湖沼環境中で摂取するには、底層部に藍藻類が移動する必要がある。藍藻類は湖沼環

境中において日周鉛直移動することが知られている。すなわち、午後に沈降し始めて

日没後に底層部に移動し、夜明け前に再度表層に向けて浮上する[198]。この鉛直移動

の生態学的意義として、動物プランクトンによる捕食からの回避[199]や、底層部での

栄養塩補給[200]が考えられている。しかしながら、実際の湖沼において藍藻類の日周

鉛直移動を直接観測した事例は数少ない。藍藻類が日周鉛直移動により栄養塩を補給

しているとすれば[201]、底層部の栄養塩濃度にも影響を及ぼしている可能性があるが、

栄養塩類の消長との関係を解析した事例も少ない。特に浅い水域を対象とした藍藻類

の鉛直移動に関する報告は 1 m 以深の地点に限られている。例えば、石川らは、琵琶

湖南湖にある漁港の桟橋でモニタリング調査を行い、水深約 2.8 m でアオコ形成藍藻

類が日周鉛直移動することを示している[29]。また、中国の富栄養化湖沼である滇池

で水深 1.5 m で同様の現象が観測されている[201]。浅い水域では波浪によって水塊の

鉛直混合が起きやすいが、これらの観測結果は、そのような水域であってもアオコ形

成藍藻類が水塊の混合とは異なる鉛直移動を行うことを示している。 

湖沼に生息する淡水二枚貝類は植物プランクトンをろ過摂食するが[202]、タテボシ

ガイ（Nodularia nipponensis）の近縁種であるイシガイ（Nodularia douglasiae）は沿岸

部に分布する傾向がある[203]。一方で、アオコは波浪により沿岸部に集積することが

あり、この領域で藍藻類が時空間的にどのように分布しているか解明することは、湖

沼沿岸域で二枚貝を用いたバイオマニピュレーションを実施する上で重要である。ま

た、第 2 章の室内飼育実験では、淡水二枚貝の藍藻の摂食能力や資化能力が明らかに

されてきたが、実際の湖沼環境での藍藻摂食・資化についてはほとんど検討されてい

ない。 

本章では、湖沼環境におけるタテボシガイの藍藻資化の実態を明らかにするため、

はじめに、１）富栄養化湖沼での藍藻類の鉛直移動を調査した。この調査では、アオ

コが発生している富栄養化湖沼八郎湖の沿岸域を対象として経時的に湖水を採水し、

藻類を計数することによってタテボシガイの生息域である湖沼底層部に藍藻類が鉛
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直移動しているか評価した。次に、２）富栄養化湖沼八郎湖沿岸部でタテボシガイの

藍藻資化の有無を飼育実験により調査した。１）と同様の調査地点にフェンスによる

長方形の区画を設置してタテボシガイを放流し、2 年間タテボシガイの筋肉組織中の

脂肪酸組成を分析し、湖沼環境中における藍藻資化を評価した。 
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第 2節 実験方法 

 

3–2–1 調査地の選定と概要 

 調査地として日本国内において水質改善が急務とされている指定湖沼の八郎湖を

選定した。秋田県の八郎湖は国内最北の指定湖沼であり、富栄養化湖沼として知られ

ている。過去には、アオコが流入河川の 1 つである馬場目の上流の上水取水口まで遡

上し、近隣地域での取水制限を引き起こした（写真 3–1）。直近 3 年間においてアオコ

の発生が確認されており（写真 3–2）、タテボシガイの生息も報告されているため[167–

169]、調査地として適していると考えられた。 

秋田県の八郎湖は、1997 年に干拓工事が終了する以前までは八郎潟と呼ばれる東

西 12 km、南北 27 km、面積 22,024 ha の琵琶湖に次いで国内 2 位の湖面積を誇る汽水

湖であった[35–37]。第二次世界大戦後、食糧不足解消のために 1957 年に国営八郎潟

干拓事業に着手し、1977 年 3 月に干拓事業が完了した[35–37]。干拓後、船越水道に

設置された防潮水門によって日本海と遮断され、干拓水田地である大潟村の貯水池と

して淡水化された干拓残存湖が現在の八郎湖である[35–37]。現在は、湖面積 4,732 ha、

総容量 132.6 百万 m3、湖水滞留時間約 1 ヶ月となっている[35–37]。 

アオコを形成する藍藻類は水中の窒素及びリンを栄養源に増殖するが[204]、干拓終了

の翌年から大潟村で大規模な農業が行われ農繁期に大量の水田濁水が流入するよう

になった。2006 年の観測では、灌漑期に 2 mg L−1以上の懸濁物質を含む干拓地排水が

排出され、全窒素の排出負荷量は 7 月に最大で約 13 t day−1に達した[205]。代掻き田

植え時期にも 10 t day−1 を超える全窒素の排出負荷量を記録し、八郎湖に流入した負

荷量の約 7 割を占めた[205]。また、1980 年代以降、南部排水機場南東側の残存湖と

隣接する限られた地域で数～数十 mg L−1 の高濃度リンを含む湧出水の発生が観察さ

れている[206]。このような背景から八郎湖の富栄養化は年々深刻化しており、秋田県

では、2008 年に「八郎湖に係る湖沼水質保全計画（第 1 期）」[35]、2014 年に「八郎

湖に係る湖沼水質保全計画（第 2 期）」[36]、2020 年に「八郎湖に係る湖沼水質保全計

画（第 3 期）」[37]を策定し、農地や集水域からの面源負荷の削減や湖内の浄化など総

合的な対策事業を推進している。しかしながら、環境省の水・大気環境局による公共

用水域水質測定結果において 2006 年に COD 値ワースト 3 位（8.8 mg L−1）を記録し

て以降[207]、その後も 2012 年にワースト 4 位（8.5 mg L−1）、2016 年にワースト 5 位

（8.0 mg L−1）、令和 2019 年にワースト 4 位（8.6 mg L−1）となっており[207]、COD 値

を基準とした水質改善は見られず、近年も初夏（写真 3–2a,c）から秋季（写真 3–2b）

にかけて様々な規模のアオコの発生が続いている（写真 3–2）。 
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写真 3-1 八郎潟町における取水制限に関する報道資料（秋田魁新報 2006 年 8 月 11 日） 
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写真 3-2 八郎湖における直近 3 年間のアオコの観察状況（a. 2019 年 6 月 19 日南岸沿岸

域、b. 2020 年 9 月 30 日塩口港、c. 2021 年 8 月 6 日大潟橋） 
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3–2–2 八郎湖沿岸部における藻類モニタリング 

湖水試料の採取は、八郎湖内の大崎（N39°54’27”, E140°01’06”）において岸から約

10 m 離れた水深約 60 cm の沿岸部で行った（図 3–1）。2016 年 9 月 29 日午前 5 時 40

分から翌日午前 5 時 40 分まで、採水定点で 2 時間おきに多項目水質計（WQC-22, 東

亜 DKK）による水質測定（水温、溶存酸素濃度）と採水を行った。なお、これらの作

業は水塊の攪乱を避けるためゴムボートを使用して行った。また、水質測定及び採水

は表層 0 cm と底質直上 5 cm を含む鉛直方向 6 点で行い、当日の水位変動に合わせて

中間 4 地点の採水深度は適宜変更した。採水はピストン式採水器（ミズテッポ, 笠原

理化工業）を用いて行った。また、採水直後に 0.45 µm 孔径のメンブレンフィルター

（Millex – HA, Merck Millipore）でろ過した試料を栄養塩測定用とした。また、藻類検

鏡用に約 1 %濃度になるようにルゴール液を添加し、藻類を固定した。なお、全ての

試料は保冷しながら研究室に持ち帰り、分析まで 4°C で保存した。 

 NO3–N、NO2–N、NH4–N、PO4–P の栄養塩類は、オートアナライザーQuAAtro 2-HR

（BLTEC）により分析した。また、藻類の同定及び計数は光学顕微鏡下で計数板（プ

ランクトン計数板, 松浪硝子工業）を用いて行った。計数は、Microcystis 属はコロニ

ー内の細胞についてカウンターを用いて計数し、Oscillatoria 属は、長径 500 µm を 1

単位として 1 単位当たり 100 細胞として計数した[207]。さらに、植物プランクトンの

サイズは、顕微鏡画像から計測ソフト（LAS v.4.4, Leica, Wetzlar, Germany）を用いて

計測した。計数及びサイズの測定は、サンプル採取後 2 週間以内に行った。Hawkins

らが Microcystis 属の生物体積は、ルゴール液添加後 161 日において有意に変化しない

ことを示しているため[209]、本研究において分析期間中の植物プランクトンのサイズ

の変化は無視できると仮定した。 

 

3–2–3 八郎湖沿岸部におけるタテボシガイの飼育実験 

 八郎湖において 51～73 mm のタテボシガイを採捕し、試験に使用する前に脱塩素

水中で糞の排泄が見られなくなるまで放置し、その後実験現場である八郎湖の大崎へ

移送した。 

 タテボシガイの藍藻資化のモニタリングは、毎年アオコの発生が確認されている秋

田県八郎湖の大崎地区で行われた（図 3–1）。タテボシガイは岸から約 10 m 離れた粗

朶消波堤内の水深約 60 cm の地点の 0.36 m2の区画内に投入した（写真 3–3）。2017 年

は 7 月 24 日にタテボシガイを 50 個体投入し、その後 11 月 28 日まで調査した。2018

年は、7 月 22 日に 34 個体を投入し、9 月 27 日まで調査を行った。 

 上記の期間中、試料採取及び調査は午前 9～10 時の間に行われた。2 週間おきにタ

テボシガイを 3～5 個体ずつ採集した。採集したタテボシガイは実験室に持ち帰り、

殻から軟体部を分離して−80℃で保存した。 

 また、水中懸濁物質の藻類組成、Chl.a 濃度、及び脂肪酸組成を分析するために、湖

水の採水を行った。湖水の採水では採水地点の底質の攪乱を避けるためゴムボートを

使用し、ゴムボート上からピストン式採水器を用いて底層水を採水した。水試料はク



56 

 

ーラーボックスに入れて実験室に持ち帰り、一部を 2 枚のガラス繊維ろ紙（GF/F, 

Whatman）でろ過した。ろ過後のろ紙は−80℃で保存した。また、湖水中の藻類組成を

調べるため、湖水試料 0.3 mL をマイクロピペットを用いてプランクトン計数板にと

り、光学顕微鏡を用いて計数を行った。 

 Chl.a 濃度の分析及び脂肪酸の抽出と分析は、第 2 章の 2–2–3 と同一の方法で行っ

た。 

 

3–2–4 データ解析 

24 時間の藻類モニタリングでは、調査時間、水深ごとにおける水温、溶存酸素、各

藍藻種の細胞数、並びに Microcystis 属コロニー直径の中央値、Oscillatoria 属細胞の長

径の中央値を計測し、Graph-R（株式会社エスネクスト）を用いてコンター図を作成し

た。調査開始時、現場の水深は 60 cm であったが、9 月 29 日午後 3 時 40 分に水深 55 

cm に、午後 5 時 40 分に水深 50 cm に低下した。最深部のデータは底質直上 5 cm か

ら採取していることから、午後 3 時 40 分の 50 cm 以深、午後 5 時 40 分以降の 45 cm

以深のコンター図上の領域は実測値外であり、過去の時間帯や鉛直方向のデータをも

とに外挿によって描かれている。そのため、信頼性が低い領域となっていることから、

本研究では該当する領域を点線で囲い、考察の対象からは除外した。 

また、各藍藻類と栄養塩類の関係を調べるために計測値について多変量解析を行っ

た。始めに、DCA（除歪対応分析; Detrended Correspondence Analysis）により、変数間

の関係が直線型か山型かを判定した。これにより、本研究で扱うデータでは変数間の

関係が直線型であったため、RDA（冗長性分析; Redundancy Analysis）によって変数間

の関係を二次元化した。多変量解析は、R package ver. 3.6.3 を用いて行った[191]。 
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図 3–1 藻類モニタリング及びタテボシガイ放流地点 
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写真 3–3 八郎湖沿岸域でのタテボシガイ飼育実験 
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第 3 節 結果及び考察 

 

3–3–1 八郎湖沿岸部における藻類モニタリング 

調査地点において水温は、日の出過ぎの午前 5 時 40 分から徐々に上昇し、南中過

ぎにピークを迎え、その後徐々に減少する傾向が見られた（図 3–2a）。ピーク時の水

温（21.8°C）は午後 1 時 40 分の表層（0, 10 cm）で観測され、最低水温（19.3°C）は

調査開始から 24 時間後の底層（40, 45 cm）で観測された（図 3–2a）。溶存酸素濃度は

モニタリング開始時に最も低い値を観測し（< 6.5 mg L−1）、徐々に上昇していき午後

1 時 40 分及び午後 3 時 40 分の全層で最も高い値を観測した（> 10 mg L−1）（図 3–2b）。

その後、溶存酸素濃度は減少し、翌朝の午前 5 時 40 分の全層で再び低い値を観測し

た（< 7.1 mg L−1）（図 3–2b）。日中に水温や溶存酸素のピークが観測されたことから、

水温は日射による昇温によって、溶存酸素は植物プランクトンの光合成によって増加

したと考えられた。鉛直分布に注目すると、水温、溶存酸素とも、同一時刻において

は鉛直方向でほぼ均一であったことから（図 3–2）、調査中、水塊は鉛直方向によく混

合された状態であることが示された。 

 本調査で観察された Microcystis 属及び Anabaena 属の 1 細胞の大きさは 7–9 µm、

Oscillatoria 属は 1 細胞当たり 5 µm であった。各藍藻の細胞のサイズに大きな差異が

見られなかったことから本研究では細胞数を基準として優占割合を算出した。全層に

おいて、藻類の細胞数の少なくとも 92%を藍藻類が占め、残りは珪藻が占めていた。

藍藻類では、Microcystis 属、Anabaena 属、Oscillatoria 属が検出され、珪藻類では

Aulacoseira 属、Cyclotella 属、Melosira 属が検出された。Anabaena 属は細胞数が最も

多いときでも 18%であり、ほとんどの時刻、水深で Oscillatoria 属及び Microcystis 属

が優占していた（図 3–3）。しかし、Microcystis 属及び Oscillatoria 属の細胞数は経時

的に大きく変動していた（図 3–4）。 

細胞数の時間経過に伴う急激な変動は水平移流の影響を受けている可能性が高い。

沿岸部のような浅い場所では、水塊は鉛直方向によく混合しているため水平移流が生

じる際にはある特定の水深のみで水平移流が発生するのではなく、全層にわたって水

塊が移流していると仮定される。本研究においても水温と溶存酸素濃度の鉛直プロフ

ァイルから全層にわたる循環が想定される。そのため、水平移流によって各時間帯に

おける鉛直方向の積算藍藻細胞数は大きく変動するが、もし規則的な日周鉛直移動を

藍藻が行っていた場合、各水深における藍藻の相対的な細胞数に明確な日周パターン

が検出されるはずである。 

そこで、本研究では各時間帯の鉛直方向における全 Microcystis 属細胞数に占める各

水深での Microcystis 属細胞数の割合及び各時間帯の鉛直方向における全 Oscillatoria

属細胞数に占める各水深での Oscillatoria 属細胞数の割合を算出し、Microcystis 属及び

Oscillatoria 属の鉛直方向の分布の偏りを評価した（図 3–5）。Microcystis 属は午前中で

は多くの細胞が表層に存在していたが、日没前から夜間にかけては多くが中層から底

層にかけて分布していた。この分布のパターンは Takamura らが霞ヶ浦の水深 2 m 付
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近で観測した Microcystis 属の分布とよく一致していた[210]。本研究の観測結果から、

Microcystis 属は水深 60 cm 程度で水塊がよく混合している状況でも鉛直移動する能力

を有していることが示された。これまで報告されている藍藻類の日周鉛直移動が観測

された水深はほとんどが 1.5 m までであり[201]、それよりさらに浅い水深でも

Microcystis 属が日周鉛直移動することが判明した。また、Microcystis 属のコロニーサ

イズの分布を見ると、比較的サイズの大きなコロニーが午前 9 時 40 分から午後 3 時

40 分にかけて下層へ分布域が移行していた（図 3–6）。さらに、日没後の午後 7 時 40

分以降しばらくはコロニーサイズに大きな変動は見られなかったが、翌朝午前 3 時 40

分に再び表層付近にピークが出現した（図 3–6）。この観測結果は、大きいサイズのコ

ロニーが鉛直方向に高い移動性を持つことを示した既往研究とも一致する[200, 211, 

212]。ところで、後述の通り、栄養塩濃度は鉛直方向にほぼ一様であった（図 3–7）。

Microcystis 属の日周鉛直移動は底層の栄養塩を獲得するためとの見解があるが[200]、

本調査では、Microcystis 属の日周鉛直移動は栄養塩の獲得とは関連していないと推察

された。 

 一方で、Oscillatoria 属は室内実験では鉛直移動能が確認されているものの[213]、本

研究では鉛直方向に Oscillatoria 属はランダムに分布しており、鉛直移動の傾向は見

られなかった（図 3–4b, 3–5b, 3–6b）。Takamura らは Anabaena 属や Aphanizomenon 属

のようなフィラメント状の藍藻類と比較して Microcysitis 属が高い鉛直移動性を有す

ることを報告している[210]。さらに石川らは、M. aeruginosa が高い鉛直移動能力を有

する一方で、フィラメント状の Anabaena smithii は波浪の影響を受けて均一に分布す

ることを報告している[29]。本調査で観測された Oscillatoria 属はフィラメント状の藍

藻であることから、波浪の影響が大きい沿岸部では、混合撹拌された状態で一様に分

布していたと推察された。 

 水温や溶存酸素濃度（図 3–2）と同様に栄養塩類でも経時的な濃度変動が観測され

たが、どの時間帯でも鉛直方向ではほぼ均一に分布していた（図 3–7）。栄養塩類の分

布からも水柱が鉛直方向によく混合されている様子が捉えられた。さらに、全ての栄

養塩類において、初日の日の出直後の午前 5 時 40 分に高い値で検出されたがその後

減少し、各窒素化合物では翌朝に再び高い濃度で検出された。日中の栄養塩濃度が低

かったのは植物プランクトンによって活発に消費されていたためと推察された。植物

プランクトンの栄養塩の利用には日周期性があることが知られている。淡水性の藍藻

に関する報告はないが、珪藻[214]、渦鞭毛藻[215]及びハプト藻[214, 216]において夜

間の窒素及びリンの取り込み速度の低下が報告されている。 

藍藻類の優占種と各種栄養塩類の関係を明らかにするために RDA を行った（図 3–

8）。その結果、Microcystis 属細胞数と NH4–N 濃度、Anabaena 属細胞数と NH4–N 濃

度、Oscillatoria 属細胞数と NO3–N 濃度、及び Oscillatoria 属細胞数と PO4–P 濃度に有

意な負の関係が見出された（図 3–9）。しかしこれらの内、Oscillatoria 属細胞数と NO3–

N 濃度以外の関係においては、当該細胞や栄養塩が検出されなかった時のデータプロ

ットが多く（図 3–9a, b, d）、統計的な有意性は認められたものの実態に即しているか
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は不明であった。そのためここでは栄養塩が残存し、且つ常に細胞が観測されていた

Oscillatoria 属細胞数と NO3–N 濃度の関係に注目した（図 3–9c）。先述の通り、

Oscillatoria属細胞数とNO3–N濃度との間には有意な負の相関関係が認められたのは、

Oscillatoria 属が NO3–N を消費していたためと推察される。一般的に植物プランクト

ンは NO3–N と NH4–N の両方が利用可能な場合は、NO3–N よりも NH4–N を優先的に

利用することが知られている[204]。しかし、Shingh と Dhar は、BG-11 培地中で

Oscillatoria princeps による栄養塩の取り込みを比較検討し、NH4–N よりも NO3–N に

対して高い吸収能をもつことを報告している[217]。本調査では Oscillatoria 属を種ま

で同定することはできなかったが、同属の O. princeps が NO3–N を優先的に利用する

ことから、Oscillatoria 属細胞数と NO3–N 濃度に負の相関が見られたのは、Oscillatoria

属が高い NO3–N 吸収能力を有するためと考えられる。上述した通り、鉛直移動性の

低い Oscillatoria 属は波浪によって攪乱された水塊とともに移動している可能性が高

い。水塊とともに移動しながら NO3–N を利用したため、Oscillatoria 属細胞が多く検

出された湖水試料で NO3–N 濃度が低くなったと推測された。他方、Microcystis 属の

ような鉛直移動性の高い種は、水塊の移動と異なる鉛直移動ができるため、同一の湖

水試料から検出・測定した Microcystis 属細胞数と栄養塩濃度の比較からは、Microcystis

属が栄養塩に与える影響を捉えることができなかったと考えられる。 

 本研究の調査結果より、極端に浅い水域でも Microcystis 属は鉛直移動能を示すこ

と、一方でOscillatoria属は移動性が低く水塊とともに移動していることが示された。

したがって、湖沼沿岸部では、Microcystis 属は鉛直移動により、Osillatoria 属は水塊

混合によりタテボシガイの生息域である底層部に移動していることが明らかとなっ

た。 
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図 3–2 水温（a）と溶存酸素（b）の日周変化 
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図 3–3 藍藻類の各水深 0（a）, 10（b）, 20（c）, 30（d）, 40（e）, 45–55（f） cm の日周変化 
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図 3–4 Microcystis 属（a）及び Oscillatoria 属（b）の藍藻細胞数の日周変化 
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図 3–5 Microcystis 属（a）及び Oscillatoria 属（b）のみを鉛直方向に 100%としたときの相対

存在量 
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図 3–6 Microcystis 属コロニーの中央粒径（a）及び Oscillatoria 属フィラメントの中央トリコ

ーム径（b）の日周変化 
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図 3–7 NO3-N（a）、NO2-N（b）、NH4-N（c）、及び PO4-P（d）の日周変化 
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図 3–8 栄養塩類及び優占藍藻種における冗長性分析（RDA）の結果 

青い線は説明変数として用いた湖水中の栄養塩類、赤い線は従属変数として用い

た湖水中の藻類細胞密度 

 

 

図 3–9  NH4-N 濃度及び Microcystis 属細胞数（a）、Anabaena 属細胞数（b）、NO3-N 濃度

及び Oscillatoria 属細胞数（c）、PO4-P 濃度及び Oscillatoria 属細胞数（d）の関係 
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3–3–2 八郎湖沿岸部におけるタテボシガイの飼育実験 

 八郎湖沿岸底層水の 2 年間のモニタリングで観察された優占的な藻類は、藍藻と珪

藻であった（表 3–1）。緑藻の相対存在量は研究期間を通して低かった（表 3–1）。主

に Microcystis 属と Anabaena 属から構成されるアオコは、2017 年及び 2018 年の 8～9

月に発生した（表 3–1）。他の藍藻には、Aphanizomenon spp., Chroococcus spp., 

Coelosphaerium spp., Gomphosphaeria spp., Lyngbya spp., Merismopedia spp., Oscillatoria 

spp., Phormidium spp.も観察されたが、優占種に比べると存在比がかなり少なかった

（表 3–1）。2 年間のモニタリングにおいて藍藻細胞密度の最大値は、2017 年の 8 月に

観測された（図 3–10）。2017 年 10 月 31 日以降、優占種は徐々に藍藻から珪藻に移行

した（表 3–1）。 

優占種の移行に伴い湖水中の EPA の濃度は増加し、LA と ALA の濃度は 10 µg L−1

を下回った（図 3–11）。2018 年には、9 月 1 日を除いて 63～76 µg L−1の濃度の LA 及

び ALA が観察され（図 3–11）、同時に藍藻細胞密度と Chl.a 濃度の増加も観測され

（図 3–10, 3–12a）、アオコの再発生が観察された。2 年間のモニタリングにおいて底

層水中の懸濁物から定量された LA 及び ALA 濃度は藍藻細胞密度と相関し（r = 0.828, 

P = 0.0005; 図 3–13）、また、調査期間中緑藻細胞がほとんど検出されなかったことか

らこれらの脂肪酸が藍藻に由来すると見なした。 

 タテボシガイ筋組織中の LA と ALA の含有率は、2017 年と 2018 年の両方でアオコ

が発生した 8–9 月にかけて増加する傾向があった（図 3–12a, b）。さらに、湖水中の

LA と ALA が 10 µg L−1 を下回った 2017 年 10 月 31 日以降、タテボシガイの LA と

ALA の含有率は減少傾向を示した（図 3–12a, b）。また、63～76 µg L−1と高い濃度の

LA 及び ALA が検出された 2018 年には、アオコ発生時期の後半にタテボシガイの LA

及び ALA 含有率が増加していた（図 3–12b）。 

 第 2 章において EPA に対する LA 及び ALA の比率を使用して二枚貝の藍藻資化を

評価できることを明らかにした。この評価方法を八郎湖沿岸域でのタテボシガイの飼

育実験に適用すると、その比率は 2017 年 8 月 7 日に最も高い細胞密度に達したアオ

コが観察された後に増加し、2017 年 10 月 3 日以降徐々に減少していた。これらの観

察結果は、アオコの減衰に伴ってタテボシガイの主要な食糧源が藍藻類から珪藻類に

変化したことを示していると推察された。2018 年の 8～9 月にアオコが発生した時期

には、タテボシガイ中の本脂肪酸比は一貫して増加し、2017 年は 0.70、2018 年は 0.77

まで達した。第 2 章における 80 日間の飼育実験では、 M. aeruginosa のみを給餌した

タテボシガイの最終的な本脂肪酸比は 0.75～0.82 であり、2 ヵ月間アオコが発生して

いた湖沼環境中で飼育したタテボシガイの比率と一致していた。この結果から、湖沼

環境中においてタテボシガイが藍藻を資化していることが示された。 

 アオコが発生した湖沼において二枚貝中の EPA に対する LA 及び ALA の比率が増

加する現象は、他の研究でも観測されている。Larson らは、イシガイ科二枚貝 Lampsilis 

siliquoidea の本脂肪酸比がアオコ発生後に 0.68 から 0.88 に増加したことを報告した

[110]。一方で、Fujibayashi らは、アオコが発生していない初冬に人工池や河川から採
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集されたイシガイ科二枚貝でこの比率が高く、0.80～1.45 の範囲であったことを報告

している[184]。Fujibayashi らの研究では水中の藻類組成が測定されていないが[184]、

この高い脂肪酸比は、藍藻と同様に LA 及び ALA を含む緑藻を摂取していたことに

起因する可能性がある[218]。 

二枚貝はろ過摂食の他に、ペダル摂食と呼ばれる底質を軟体部で巻き上げて底質有

機物や付着藻類を摂食することができる[81]。したがって、アオコ発生期間であって

も、緑藻や珪藻などの他の植物プランクトンやデトリタスを摂取することも可能であ

る。しかし、このような可能性がある中で、藍藻のみを給餌した室内実験の脂肪酸比

と同等であったことは、他の餌源を選択的に利用可能な場合でもアオコ発生時期には

藍藻を資化していたことを示す。 

 本章の調査結果から、湖沼環境中でタテボシガイが藍藻を資化していたことが明ら

かになった。ところで、直近 3 年間のアオコが発生していた 7～9 月の八郎湖湖心部

表層の SS 中の炭素濃度は、11.4 mg L−1である。本章の現場調査において表層以深の

植物プランクトンの密度は約 20%であり、これを考慮して SS の全てをアオコと仮定

すると、八郎湖の総容積当たりの炭素量は 317 t と試算される。第 2 章において 25℃

高濃度条件の藍藻に対する平均資化速度は 2.1 mg C g−1 h−1であり、アオコの倍加時間

は本調査の結果から約 5 日であることから、5 日以内に八郎湖の総容積当たりの炭素

量の半量の藍藻を資化するのに必要なタテボシガイの密度は 24 個体 m−2と試算され

る。タテボシガイは秋田県八郎湖において最大密度 0.56 個体 m−2 の密度で生息する

ことが報告されている[167]。タテボシガイの近縁種であるイシガイでは、京都嵐山の

用水路に 4 個体 m−2[219]、淀川ワンド域において 6～10 個体 m−2[220]、愛媛県国近川

水系において 0.05個体 m−2[221]の密度での生息が報告されている。これらの密度は、

アオコ防除のために試算した 24 個体 m−2よりもかなり低い値である。しかし、愛媛

県国近川水系では 0.05 個体 m−2 の密度を観測する 25 年前に同様の調査を行ってお

り、その時はイシガイの密度が 92 個体 m−2であったことが報告されている[221]。国

近川水系では他の二枚貝も同様に減少傾向にあり、1988 年～1991 年から 25 年間でマ

ツカサガイが 58 個体 m−2から 2.7 個体 m−2に減少し、ドブガイが最大 5 個体 m−2か

ら 0.02 個体 m−2 に減少している[221]。また、同じイシガイ目のカワシンジュガイ

（Margaritifera laevis）は、北海道朱太川水系において最大 300 個体 m−2の密度で生息

していたことが報告されている[222]。したがって、淡水二枚貝は、生息地が好適であ

る場合には、1 平米当たり数百個体の密度で生息可能であることが推察される。湖沼

環境を淡水二枚貝の好適な生息地に改善して密度を増強することができれば、湖沼の

水質改善に資することが期待された。 

 以上より、第 2 章の成果に基づき EPA に対する LA 及び ALA の比率を使用して、

湖沼環境中においてタテボシガイが藍藻を資化していることを示した。また、本脂肪

酸比を使用して初めて 2 ヵ月間アオコが発生している湖沼でタテボシガイが藍藻を

資化し続けたことを明らかにした。本脂肪酸比を用いることで、淡水二枚貝をバイオ

マニピュレーションに使用する際に、アオコが発生している湖沼において淡水二枚貝
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が藍藻を資化しているかを評価可能なことが示された。したがって、二枚貝を用いた

バイオマニピュレーション研究への本手法の波及が期待された。 
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表 3–1 八郎湖沿岸底層水における 2017 年及び 2018 年のモニタリングで観察された藻類の相対存在量（%） 
 2017 2018 

藻類種 7/24 8/7 8/21 9/4 10/3 10/17 10/31 11/14 11/28 7/22 8/5 8/18 9/1 9/16 9/27 

Microcystis spp. 20.1 38.4 66.8 66.6 55.8 59.4 0.0 - 0.0 63.3 - 43.4 57.8 50.7 50.6 

Anabaena spp. 39.1 40.7 31.1 7.9 10.0 6.6 0.0 - 0.0 0.0 - 51.8 24.4 29.1 18.6 

Other cyanobacteria 7.1 20.6 1.8 22.8 28.1 21.0 24.6 - 31.0 6.1 - 4.4 0.0 16.9 27.0 

Diatom 27.4 0.4 0.1 2.2 5.5 13.1 74.2 - 67.0 17.9 - 0.4 15.7 2.3 1.4 

Green algae 6.3 0.0 0.2 0.3 0.5 0.0 1.2 - 2.0 12.7 - 0.0 2.1 1.0 2.4 
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図 3–10 八郎湖沿岸底層水における藻類細胞数の経時変化 

 

 
図 3–11 八郎湖沿岸底層水におけるリノール酸（LA）とα-リノレン酸（ALA）の合計値及び

エイコサペンタエン酸（EPA）の濃度の経時変化 
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図 3–12 八郎湖沿岸底層水中の Chl.a 濃度とリノール酸（LA）及びα-リノレン酸（ALA）の

濃度（a）、タテボシガイ中のリノール酸（LA）及びα-リノレン酸（ALA）の総脂肪酸

に対する含有率（b）、及びタテボシガイ中のエイコサペンタエン酸（EPA）に対する

リノール酸（LA）及びα-リノレン酸（ALA）の存在比（c）の経時変化 
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図 3–13 八郎湖沿岸底層水における 2017 年及び 2018 年の藍藻細胞数とリノール酸（LA）

及びα-リノレン酸（ALA）濃度の合計値の関係 
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第 4 節 要約 

 本章では、湖沼環境におけるタテボシガイの藍藻資化の実態を明らかにするため、

はじめに、１）富栄養化湖沼での藍藻類の鉛直移動を調査した。続いて、２）富栄養

化湖沼沿岸部でタテボシガイの藍藻資化の有無を飼育実験により調査した。 

 １）富栄養化湖沼での藍藻類の鉛直移動の調査では、これまで湖沼沿岸部の水深 1 

m 以浅の浅い水域における藍藻類の鉛直移動の実態は不明であったが、フィラメント

状の藍藻 Oscillatoria 属は混合する水塊とともに移動し、コロニー状の藍藻 Microcystis

属は日周鉛直移動によってタテボシガイが生息する底層部へ移動することが明らか

になった。 

 ２）富栄養化湖沼沿岸部でのタテボシガイの飼育実験では、第 2 章の成果に基づき

二枚貝中の EPA に対する LA 及び ALA の比率を使用して、湖沼環境中においてタテ

ボシガイが藍藻を資化していることを示した。また、本脂肪酸比を使用して初めて 2

ヵ月間アオコが発生している湖沼でタテボシガイが藍藻を資化し続けたことを明ら

かにした。さらに、本脂肪酸比を用いることで、淡水二枚貝をバイオマニピュレーシ

ョンに使用する際に、アオコが発生している湖沼において淡水二枚貝が藍藻を資化し

ているかを評価可能なことが示され、二枚貝を用いたバイオマニピュレーション研究

への本手法の波及が期待された。 
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第 4章 タテボシガイの環境 DNA検出のためのプライマー設計と DNA放出特性の評価 

 

第 1節 はじめに 

 淡水二枚貝を用いたバイオマニピュレーションでは、淡水二枚貝をその環境に定着

させる必要があり、生息密度や分布域を定期的にモニタリングすることが求められる。

湖沼環境において淡水二枚貝の定着をモニタリングする方法には、時限探索調査[161, 

162]、コドラート調査[161, 163, 164]、シュノーケリング調査[161, 164]等があるが、調

査地が広域である場合や水深が深い場合には調査が困難である。また、これらの方法

は淡水二枚貝を直接採捕するため、生息地のかく乱のリスクがあり、より簡便で非侵

襲的な調査手法の開発が求められる[163]。 

 最近、淡水二枚貝の保全を目的とした新たなモニタリング手法として環境 DNA

（eDNA）手法の適用が検討されており、イシガイ科二枚貝[125–131, 156–158]、カワ

ヒバリガイ[132–134]、ゼブラ二枚貝[135–140]、クアッガ二枚貝[140]などの検出に用

いられている。標的種の検出には種特異的オリゴヌクレオチドプライマーが必要だが、

タテボシガイの種特異的オリゴヌクレオチドプライマーはこれまで報告がないため、

新たに作製する必要がある。 

 いくつかの研究は、eDNA 手法を適用してイシガイ科二枚貝の密度推定に取り組ん

だ[127, 128, 156–158]。Stoeckle らは、800～20,000 個体（目視計数）のイシガイ科

Margaritifera margaritifera 個体群の下流 25 m で河川水を採水し eDNA を検出したが、

下流 500 m 及び 1000 m の地点では eDNA を検出できなかったことを報告し、eDNA

の減衰や放出に関する基礎的なデータの重要性について指摘した[127]。しかし、二枚

貝の eDNA の減衰や放出を検討した研究は少なく、イシガイ科二枚貝では Sansom ら

が 56 及び 111 個体 m−2の密度になるように Lampsilis siliquoidea を 40 L の水槽に投入

し、eDNA 放出速度を測定した[156]。この実験では、56 及び 111 個体 m−2の密度の水

槽で、eDNA 放出速度がそれぞれ 2.4×107 copies h–1 tank–1及び 5.6×106 copies h–1 tank–1

であり、半分の密度の水槽で 4.3倍高い eDNA放出速度を観測した[156]。したがって、

環境中で検出された eDNA 濃度は淡水二枚貝のバイオマスや密度を反映していない

可能性があり、淡水二枚貝の eDNA の放出源の特定が課題であることが示された。 

 本章では、淡水二枚貝の eDNA の減衰速度や放出速度、並びに DNA 放出源を明ら

かにするため、はじめに、１）ミトコンドリアシトクロム c 酸化酵素サブユニット I

遺伝子領域を標的として、タテボシガイ種特異的オリゴヌクレオチドプライマーの設

計を行った。この実験では、設計したプライマーを日本国内に生息する二枚貝及び巻

貝に適用し、プライマーの特異性を評価した。続いて、２）水槽実験により、タテボ

シガイの eDNA 放出特性の評価を行った。この実験ではタテボシガイを水槽で 1 週間

飼育し、その後タテボシガイを水槽から取り除き、水槽内の eDNA 濃度の減衰をモニ

タリングして eDNA の減衰速度や放出速度を求めた。 
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第 2節 実験方法 

 

4–2–1 オリゴヌクレオチドプライマーの作製 

 種特異的オリゴヌクレオチドプライマーは標的種であるタテボシガイ（Genbank ア

クセッション番号 KJ434522 及び GQ451863）と八郎湖に生息する他の 4 種の二枚貝

（カラスガイ[EU698950]、ドブガイ[GQ451867]、セタシジミ[KC211280]、ヤマトシジ

ミ[AB498808]）のミトコンドリアシトクロム c オキシダーゼサブユニット I（COI）遺

伝子配列に基づいて設計した。各二枚貝種の COI 遺伝子配列を MEGA ver.6 [223]を用

いて比較検討し、タテボシガイの配列に特異的になるようにオリゴヌクレオチドプラ

イマーを設計した。作製したオリゴヌクレオチドプライマーは以下のとおりである。 

 

NN_F: 5-GTTACTTGTTCCTGCTTTG-3（フォワードプライマー） 

NN_R: 5-CAAAACAGCAGTTACTGTA-3（リバースプライマー） 

NN_probe: (FAM)_AATGTCGCTCATTCTGG_(TAMRA)（Taq-man プローブ） 

 

フォワード及びリバースプライマーを用いてタテボシガイから増幅されるアンプリ

コンのサイズは 274 bp であった。 

 オリゴヌクレオチドプライマーの特異性を調べるために、淡水及び汽水域に生息す

る種々の二枚貝から DNeasy Blood & Tissue Kit （Qiagen）を用いて DNA を抽出した

（表 4–1）。なお、八郎湖、八郎湖周辺の水田、並びに吉田川で採取した貝類は、直接

現場で採集し、雄物川で採集したキタノタガイは杉山秀樹博士から分譲していただき、

琵琶湖で採集した二枚貝は古田世子博士より分譲していただき、小川原湖及び熊本県

で採集された二枚貝は市販のものを購入した。抽出した二枚貝の DNA 8.7～19.4 ng、

1×Buffer 5 µL、2 mM MgCl2、0.2 mM dNTPs、0.8 µM の各プライマー、及び 0.5 U TaKaRa 

Ex Taq HS（Takara Bio）を含む 20 µL の反応液で PCR を行った。PCR の反応条件とし

て、94℃で 5 分間の初期変性に続き、94℃で 30 秒間の変性、56℃で 30 秒間のアニー

リング、72℃で 25 秒間の伸長を 30 サイクル行い、最後に 72℃で 7 分間最終伸長さ

せた。PCR 増幅産物の確認は、MultiNA（Shimadzu）を用いたマイクロチップ電気泳

動で行い、274 bp のバンドが得られた試料を PCR 陽性と判定した（表 4–1）。 

 

4–2–2 水槽実験 

 八郎湖において 51～66 mm のタテボシガイを貝けた網を用いて採捕し、20℃一定

の恒温室において秋田県立大学圃場の井戸水が充填された 30 L の水槽で維持した。

水槽内の水替えは週に一度行った。実験直前に脱塩素水道水中で排泄が見られなくな

った個体を実験に採用した。 

タテボシガイの eDNA の放出特性を調べるための水槽実験は、20℃の暗室で行っ

た。15 個の水槽（32×19×23 cm）を準備し、水槽の内側を 0.1％（w／v）次亜塩素酸

ナトリウム溶液で一晩滅菌し、使用前に脱塩素水道水ですすいだ。水槽に 10 L の脱
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塩素水道水を入れ、3 個体もしくは 10 個体のタテボシガイを各水槽に配置し（n = 5）、

残りの 5 つの水槽はタテボシガイを加えない対照実験に使用した。水槽内のタテボシ

ガイの密度は 49 個体 m−2（3 個体 水槽–1）と 164 個体 m−2（10 個体 水槽–1）と比較

的高い値となったが、これらの密度は eDNA 放出特性を調査解析するため十分量の

DNA を確保するために選定された。タテボシガイは、始めに水槽内で 1 週間餌料を

与えずに維持し、1 週間後に全て水槽から取り除いた。なお、タテボシガイを水槽か

ら取り除く 24時間前に水槽水を 500 mL採取しておいた（−24 時間目の試料と表記）。

タテボシガイを取り除いた後、0～168 時間の間で水槽水を 500 mL 採取した。ただし、

採水時には、滅菌済みのプラスチック製の棒で水槽水を穏やかに撹拌した。 

採水した水試料は、eDNA 濃度、溶存無機態窒素濃度（DIN）、溶存無機態リン（DIP）

濃度の測定に使用した。採水直後の水試料には、eDNA の分解を防ぐために、500 µL

の陽イオン界面活性剤（10%塩化ベンザルコニウム）を添加した[224]。その後、水試

料はガラス繊維ろ紙（GF/F, Whatman）でろ過し、ろ紙は eDNA 抽出まで−80℃で保存

した。また、オートアナライザーQuAAtro2-HR （BLTEC）を用いて DIN 及び DIP を

分析するためにろ液を 50 mL 分取し、4℃で保存した。DIN 及び DIP は、NH4–N、NO3–

N、NO2–N の総含有量及び PO4–P の含有量から算出した。10%塩化ベンザルコニウム

には、低濃度の NH4–N が含まれていたが、添加量が終濃度 0.1%（v／v）と低かった

ため、試料中では無視できる濃度であった（<10 ng L−1）。 

全ての実験操作において使い捨てのニトリル手袋を使用し、試料ごとに交換するな

ど、DNA 汚染が最小限となるようにした。また、全ての実験器具は、分析前に 0.1%

次亜塩素酸ナトリウム溶液を使用して消毒した。 

水槽内で放出された eDNA の減衰は、既往研究で用いられている一次反応速度式を

用いて解析した。水槽からタテボシガイを除去した後の eDNA 濃度の減少に基づいて

評価した。減衰速度定数は、既往研究[156]で用いられている指数関数的減衰モデルを

用いて算出した。 

 

Ct = C0 × e–k×t・・・式（4–1） 

 

Ct：時間 t での eDNA 濃度（copies mL–1） 

C0：時間 0 での eDNA 濃度（copies mL–1） 

k：減衰速度定数（h–1） 

 

本研究では、水槽内でタテボシガイを維持していた最初の 7 日間で水槽内の eDNA 濃

度が平衡状態に達したと仮定した[156]。この 7 日間という期間は、他のイシガイ科二

枚貝を用いた同様の水槽実験で採用された期間（20 時間）よりも十分に長い期間であ

った。タテボシガイからの eDNA 放出速度は、時間 0 における eDNA 濃度（C0）と減

衰速度定数（k）から、次式を用いて算出した[156]。 
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S = C0 × V × k・・・式（4–2） 

 

S： eDNA 放出速度（copies h–1 tank–1） 

V：水槽の水量（mL） 

 

4–2–3 DNA 抽出と qPCR の条件 

 500 mL の水槽水をろ過した各ろ紙は次亜塩素酸ナトリウムで処理したハサミで半

分に切り、さらにその半分を細断して、eDNA 抽出に供した。細断したろ紙を 2 mL の

スクリューキャップチューブに入れ、80 µL の proteinase K（Qiagen）と 800 µL の Buffer 

AL（Qiagen）を加えて、ろ紙を液内に浸した。このチューブを 56℃で 1 時間加温し

て eDNA を抽出した後、底部を殺菌処理したハサミで切り、サリベットチューブ

（Sarstedt）に入れた。このサリベットチューブを 3,000 ×g で 3 分間遠心した後、スク

リューキャップチューブを取り出し、440 µL の TE バッファー（10 mM Tris-HCl 及び

1 mM EDTA、pH：8.0）を添加してからサリベットチューブに戻し、さらに 3,000 ×g

で 3 分間遠心分離した。サリベットチューブの底に溜まった DNAを含む溶出液に 800 

µL のエタノールを加え、DNeasy Blood＆Tissue Kit（Qiagen）を製造元のプロトコルに

従って使用して精製した。最終的に DNeasy Blood＆Tissue Kit（Qiagen）付属の 200 µL

の Buffer AE で溶出した。 

 リアルタイム定量 PCR（qPCR）は、LIGHTCYCLER® 96（Roche）を用いて行った。

反応液量は 20 µL で、10 µL の 2×マスターミックス、0.1 µL の 500 nM 各プライマー、

0.02 µL の 100 nM TaqMan プローブ、5 µL の DNA テンプレート、PCR グレードの超

純水で構成され、FastStart Essential DNA ProbesMaster を用いて調製した（Roche）。qPCR

の温度条件は、95℃、600 秒間のプレインキュベーションの後、95℃で 10 秒間、56℃

で 10 秒間、72℃で 28 秒間の 3 ステップ増幅を 45 サイクル繰り返した。 

 また、DNA 標準液を調製するため、タテボシガイから抽出した DNA を用いて作製

したプライマーセットによる PCR を行い、274 bp の標的領域の PCR 産物を得た。プ

ラスミド DNA の調製は、TOPO® TA Cloning® Kit（Invitrogen）を使用し、製造元のプ

ロトコルに従ってコンピテントセル（Escherichia coli）を含む PCR 4-TOPO ベクター

を用いて行った。バクテリアコロニーを ImMediaTM Amp Blue （Invitrogen）を用いて

寒天培地で増殖させ、白色コロニーを 50 µg mL–1のアンピシリンを含む 40 mL の LB

液体培地に接種した。その後、QIAprep® Spin Miniprep Kit （Qiagen）を用いてプラス

ミドを分離し、PCR を行ってミトコンドリアシトクロム c オキシダーゼサブユニット

I 標的遺伝子配列がプラスミドに組み込まれていることを確認した[225]。プラスミド

DNA 標準液中のコピー数は、DNA 濃度と塩基対の長さに基づいて算出した[226]。 

 101～107 copies µL–1のプラスミド DNA を使用して qPCR を行った。標準試料は、

各 96 穴プレート上で試料と同時に分析した。最小濃度（101 copies µL–1）の標準液に

おいて、34.9 ± 0.7（平均 ± SD）のサイクル数で増幅することを確認した。したがっ

て、35 サイクルを超えて初めて増幅が確認される試料の eDNA 濃度は、定量下限を
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下回ると見なし、eDNA 濃度は 0 として扱った。また、本研究では DNA テンプレー

トを段階希釈して PCR を行うことで、PCR 阻害の有無について検討したが[227]、本

研究ではこの操作において PCR 増幅の効率に影響は見られなかった。 
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表 4–1 開発したプライマーセットの特異性 

科 種名 学名 
PCR  
増幅* 

採集地点 

イシガイ科 タテボシガイ Nodularia nipponensis + 八郎湖 

 カラスガイ Cristaria plicata − 八郎湖 
 ドブガイ Sinanodonta sp. − 八郎湖 
 タテボシガイ Nodularia nipponensis + 琵琶湖 
 オバエボシガイ Inversidens brandtii − 琵琶湖 
 マルドブガイ Sinanodonta calipygos − 琵琶湖 
 ササノハガイ Lanceolaria oxyrhyncha − 琵琶湖 
 マツカサガイ Pronodularia japanensis − 琵琶湖 
 ヨコハマシジラ Inversiunio jokohamensis − 吉田川 
 キタノタガイ Beringiana gosannensis − 雄物川 
     
シジミ科 タイワンシジミ Corbicula fluminea − 琵琶湖 
 セタシジミ Corbicula sandai − 八郎湖 
 ヤマトシジミ Corbicula japonica − 小川原湖 
     
マルスダレガイ科 アサリ Ruditapes philppinarum − 熊本県 
     
タニシ科 マルタニシ Cipangopaludina chinensis − 八郎湖周辺の水田 
 オオタニシ Cipangopaludina japonica − 八郎湖周辺の水田 
 ヒメタニシ Sinotaia quadrata − 八郎湖周辺の水田 
     
カワニナ科 カワニナ Semisulcospira sp. − 八郎湖周辺の水田 
*+, PCR 産物検出; −, PCR 産物非検出. 
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第 3節 結果及び考察 

 本研究で新たに作製したプライマーセットは、異なる場所（八郎湖と琵琶湖）で採

集された 2 つのタテボシガイから標的とする DNA 領域を増幅することができた（表

4–1）。他のイシガイ科二枚貝、シジミ類、汽水域に生息する二枚貝、巻貝類では、増

幅が認められなかったことから（表 4–1）、設計したプライマーはタテボシガイに特異

的であり、タテボシガイの eDNA 検出に適用可能であることが示された。 

 このプライマーセットを用いた qPCR において既知の濃度の DNA に対する検量線

の決定係数は、> 0.98 であり、また、傾きから算出される PCR 効率は 100 ± 5.6%と良

好であった。タテボシガイの DNA を含まない対照実験では PCR 増幅は認められなか

った。本研究の qPCR の定量下限は、101 copies µL–1 であり、これは水槽水において

8.0 copies mL–1に相当した。 

 水槽実験では、タテボシガイが水槽から除去された 0 時間での eDNA 濃度を見かけ

の定常状態の eDNA 濃度とみなした（図 4–1）。時間経過に伴い、その後 48 時間目ま

でに eDNA 濃度は指数関数的に減少し（図 4–1）、0 時間から 48 時間目までの区間を

一次反応速度式に適合し、減衰速度を算出した。3 個体及び 10 個体の水槽では、時間

0 での eDNA 濃度はそれぞれ（2.9 ± 2.3）×102 copies mL–1及び（4.1 ± 8.2）×104 copies 

mL–1で、個々の水槽間で大きくばらついていた（図 4–1）。3 個体及び 10 個体の水槽

の定常状態の eDNA 濃度の平均値（（2.9 ± 2.3）×102 copies mL–1及び（4.1 ± 8.2）×104 

copies mL–1）をそれぞれの水槽の密度（49 個体 m−2及び 164 個体 m−2）で割ると、1

個体 m−2 の密度で得られると推定される eDNA 濃度がそれぞれ 6.1 copies mL–1 及び

250 copies mL–1と推算された。3 個体の水槽で推算された 6.1 copies mL–1という濃度

は、本実験における qPCR の定量下限である 8.0 copies mL–1を下回っており、定量化

のためには少なくとも 1.3 個体 m−2以上の密度が必要であることが試算された。しか

しながら、この試算結果は eDNA の水中への拡散が制限される 10 L 水槽での実験の

結果であり、実際の湖沼環境中では、eDNAは水柱に広く分散することが予想される。

したがって、湖沼環境中で少なくとも 1.3 個体 m−2よりも高密度にタテボシガイが生

息している区域でないと eDNA を検出定量することは困難と考えられた。ただし、

qPCR の定量下限はろ紙に通水する懸濁液量を増やす、または、複数の抽出カラムを

使用して DNA の回収量を増やすことで低下させることが可能である。しかし、富栄

養化湖沼での適用を想定するとろ水量を増やすのは困難であり、複数のカラムの使用

も経済的ではないと考えられた。 

 3 個体と 10 個体の水槽の eDNA の分解速度は、それぞれ 0.074 ± 0.022 h–1及び 0.147 

± 0.125 h–1であり、3 個体の水槽よりも 10 個体の水槽の方が速度が大きい傾向にあっ

たが、有意差は無かった（P > 0.1）。既往研究では、淡水に生息するゼブラ二枚貝とク

ワッガ二枚貝においてより高い個体密度の状態で eDNA の減衰速度が大きくなるこ

とが報告されている[228]。同様の現象は魚類であるマアジでも確認されている[149–

151]。高密度条件でのより高い eDNA の減衰速度は、飼育水中の微生物量とエキソヌ

クレアーゼ活性を反映している可能性が指摘されている[149–151, 154]。本研究で得ら
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れたタテボシガイ eDNA の減衰速度は、同じイシガイ科二枚貝 Lampsilis siliquoidea を

40 L の水槽に 2、10、及び 20 個体入れたときに得られた減衰速度（0.0097～0.053 h–

1）や 15 L の水槽にゼブラ二枚貝及びクワッガ二枚貝を 2、6、12、24、及び 48 個体

入れたときに得られた減衰速度（0.008～0.115 h–1）よりも大きかった。分解速度に大

きな差異が見られた要因として、水温[145, 146, 149, 151, 154, 155]、バイオマス量[149, 

151, 153]、微生物量[145, 149, 151, 154]、紫外線[145, 146]、プライマーによって増幅さ

れるアンプリコンのサイズ[148]、水量（微生物濃度に影響）、及び pH[145]等の飼育時

の条件が異なっていたことが挙げられる。 

 前述の定常状態の eDNA 濃度と eDNA 減衰速度から算出される eDNA 放出速度は、

3 個体及び 10 個体の水槽でそれぞれ（2.4 ± 2.1）×105 copies h–1 tank–1及び（1.8 ± 2.2）

×107 copies h–1 tank–1であった（図 4–2）。これらの放出速度は、水槽内のバイオマスと

概ね相関していた（r = 0.72, P = 0.02; 図 4–2a）。この水槽実験では、同様にタテボシ

ガイによって排泄された DIN 及び DIP を定量していたが、DIN 及び DIP の放出速度

は、同じ数のタテボシガイが入った水槽ごとに大きく異なっていることが判明した

（図 4–2b,c、4–3a, b）。特に、図 4–3a, b に示されているように、例えば、いくつかの

3 個体と 10 個体の水槽では、水槽内のバイオマスが約 3 倍異なるのに対して同等量

の DIN と DIP が放出されていた。したがって、DIN 及び DIP の放出に個体差がある

ことが示された（図 4–3a, b）。次に、DIN 及び DIP 放出速度と eDNA 放出速度の関係

を調べた結果、eDNA の放出速度は DIN 及び DIP 放出速度の両方と有意に相関して

おり、相関係数はそれぞれ 0.81（P = 0.004）及び 0.86（P = 0.001）であった（図 4–2b, 

c）。したがって、3 個体及び 10 個体の水槽の eDNA 放出速度のばらつきの要因は DIN

及び DIP 放出速度、すなわちタテボシガイの排泄に由来していることを特定した。既

往研究では、イシガイ科二枚貝 Lampsilis siliquoidea の水槽内の密度が 56 個体 m−2及

び 111 個体 m−2の時の eDNA 放出速度は 2.4×107 copies h–1 tank–1及び 5.6×106 copies h–

1 tank–1と推定され、密度が半分の水槽で 4.3 倍大きい eDNA 放出速度が得られている

[156]。したがって、水槽中の eDNA 濃度は水槽内の二枚貝のバイオマスを概ね反映す

るものの、排泄物に由来することから個体の活性が低い場合に二枚貝の現存量が過小

評価される可能性があるだろう。 

 本研究で作製したプライマーによる eDNA 検出手法は、eDNA を環境中で検出する

場合には、本水槽実験の条件において少なくとも 1.3 個体 m−2よりも高い個体密度で

生息するタテボシガイをモニタリングする際に有効であることが示された。しかし、

湖沼環境では eDNA は水柱大きく拡散するため、実際にはより高い個体密度の生息地

でないと適用は困難であると推察された。一方で、Currier らは、1.0 個体 m−2以下の

個体密度で河川に生息するイシガイ科二枚貝の eDNA の検出定量に成功している

[157]。標的種の現存量に加えて、プライマーによって増幅されるアンプリコンのサイ

ズも eDNA の定量に影響を与えることが報告されており、サイズの大きい DNA 断片

の方が分解速度が大きく定量化が困難であるとされている[148]。本研究で開発された

オリゴヌクレオチドプライマーで増幅されるアンプリコンのサイズは 274 bp であり、
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Currier らの研究で増幅されたものよりも大きい（99～129 bp [157]）。したがって、本

研究の qPCR はタテボシガイから放出されてすぐの新鮮な DNA の定量化には適して

いるが、サイズの小さな DNA 断片を増幅する qPCR と比較すると検出感度が低い可

能性がある。 

 以上より、これまで報告が無かったタテボシガイの種特異的オリゴヌクレオチドプ

ライマーを作製し、水槽実験によりタテボシガイの eDNA 検出に適用可能であること

が示された。今後、このオリゴヌクレオチドプライマーを用いた湖沼環境中でのタテ

ボシガイのモニタリングへの適用が期待された。さらに、これまで淡水二枚貝の eDNA

の放出源は明らかにされていなかったが、eDNA 放出速度と DIN 並びに DIP 放出速

度の間に線形な関係があることを示し、eDNA の放出源が排泄物であることを初めて

明らかにした。 
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図 4–1 水槽実験におけるタテボシガイの eDNA 濃度の経時変化 

エラーバーは標準偏差（n = 5）を示す 
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図 4–2 タテボシガイの水槽内のバイオマス（a）、溶存無機態窒素（DIN）放出速度（b）、溶

存無機態リン（DIP）放出速度（c）に対する eDNA 放出速度の関係 
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図 4–3 タテボシガイの水槽内のバイオマスに対する溶存無機態窒素（DIN）放出速度（a）

及び溶存無機態リン（DIP）放出速度（b）の関係 
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第 4節 要約 

 本章では、淡水二枚貝の eDNA の減衰速度や放出速度、並びに DNA 放出源を明ら

かにするため、はじめに、１）ミトコンドリアシトクロム c 酸化酵素サブユニット I

遺伝子領域を標的として、タテボシガイ種特異的オリゴヌクレオチドプライマーの設

計を行った。続いて、２）水槽実験により、タテボシガイ eDNA の放出特性の評価を

行った。 

 １）ミトコンドリアシトクロム c 酸化酵素サブユニット I 遺伝子領域を標的とした

タテボシガイ種特異的オリゴヌクレオチドプライマーの設計では、タテボシガイ、他

のイシガイ科 8 種、シジミ科 3 種、アサリ、並びに巻貝 4 種の DNA を作製したプラ

イマーとともに PCR し、タテボシガイへの種特異性が示された。 

 ２）水槽実験による eDNA の放出特性の評価では、タテボシガイの eDNA 放出速度

は、水槽内のバイオマスと概ね相関するが（r = 0.72, P = 0.02; 図 4–3a）、DIN（r = 0.81, 

P = 0.004; 図 4–3b）並びに DIP（r = 0.86, P = 0.001; 図 4–3c）放出速度とより強い相

関関係にあることを明らかにした。したがって、これまで淡水二枚貝の eDNA の放出

源は明らかにされていなかったが、eDNA の放出源が排泄物であることを初めて明ら

かにした。 

 本章で新たに作製されたオリゴヌクレオチドプライマーでは、水槽内のタテボシガ

イの eDNA を検出定量できることが確かめられ、今後、湖沼環境中でのタテボシガイ

のモニタリングへの適用が期待された。また、タテボシガイの eDNA の放出源を排泄

物と特定した本研究の成果は、今後、湖沼環境中で得られた二枚貝の eDNA を解釈す

る上で重要な知見となる。 
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第 5章 富栄養化湖沼八郎湖における環境 DNA手法の適用 

 

第 1節 はじめに 

 第 4 章で調製したオリゴヌクレオチドプライマーを用いて湖沼等水環境において

タテボシガイをモニタリングするためには eDNA の検出感度を考慮すると、生息域の

個体密度が少なくとも 1.3 個体 m−2以上必要であることが示された。例えば、秋田県

八郎湖では、以前報告されたタテボシガイの個体密度は最大でも 0.56 個体 m−2 程度

であり[167]、そのような環境では、湖水からの eDNA の検出は困難であると推察され

た。したがって、標的種が低密度な場合での eDNA 検出は課題である。 

 そのような場合、採水方法や採水時期を検討することで、二枚貝の eDNA の検出率

[131, 133]や濃度[130, 139]を改善できることが示されている。通常 eDNA 用いた生物

モニタリング調査では表層水を採水するが[113–116]、いくつかの淡水二枚貝を対象と

した研究では、表層水よりも底層水の方が検出率[131, 133]及び定量濃度[139]が高く

なる結果が得られている。また、淡水二枚貝イシガイ科においては、幼生放出時期に

比較的高い eDNAの検出率[131]及び定量濃度[130]が得られることも報告されている。

Lor らはアメリカの河川において淡水真珠二枚貝の幼生放出期である 5 月と幼生放出

期が終わった8月の eDNAの検出率を比較し、幼生放出時期である5月（73.3～93.1%）

の方が 8 月（55.6～70.8%）よりも検出率が高いことを示した[131]。さらに、Wacker

らは、冷水期（5 月）、温水期（6 月）、繁殖期（8 月）において 20,000 個体淡水真珠

二枚貝の個体群（目視計数）のすぐ下流の河川水中の eDNA 濃度をモニタリングし、

各時期の eDNA 濃度は、それぞれ 1 copies mL−1（5 月）、6 copies mL−1（6 月）、21 copies 

mL−1（8 月）であり、繁殖期に冷水期の約 20 倍の eDNA 濃度が定量されたことを報

告した[130]。したがって、底層水の採水や幼生放出時期で調査することによって標的

二枚貝が低密度であっても eDNA を検出できる可能性が示されている。 

 タテボシガイなどのイシガイ科の二枚貝は、独自の繁殖サイクルを有している[165, 

229]。イシガイ科二枚貝は雌雄異体であり[165, 229]、雄が精子球と呼ばれる精子を含

む粘液状の塊を水中に放出し[230]、メスは精子球を取り込み受精する。母貝 1 個体は

104～106個の卵を産生するが[165]、受精卵は育児嚢と呼ばれる器官でグロキディウム

幼生となるまで保持される[165, 229]。成長後、グロキディウム幼生は、段階的に放出

され[229, 231]、水中を漂い特定の宿主魚類のエラやヒレに寄生する[165, 229, 232]。魚

類への付着は、グロキディウム幼生の幼生糸と呼ばれる部位が物理的刺激を受けるこ

とで、弁が急速に閉じて完了する[165, 229, 233, 234]。したがって、宿主である魚類で

なくとも物理的刺激を受けると弁が閉じて付着し、再び弁が開くことはない[233, 234]。

宿主となる適切な魚類に付着できた場合は、稚貝へと変態して最終的に宿主から離脱

して底質に着底する[235]。母貝から放出される大量のグロキディウム幼生を eDNA を

担持した細胞塊と見なし、これを水中で捕集することができれば、標的のイシガイ科

二枚貝の成貝が低密度で生息する場合でも eDNA 手法でモニタリングできる可能性

がある。 
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 本章では、富栄養化湖沼において eDNA 手法を適用してタテボシガイをモニタリン

グするため、はじめに１）富栄養化湖沼八郎湖においてタテボシガイの eDNA の検出

を試みた。この調査では、第 4 章で調製したオリゴヌクレオチドプライマーを用いて

八郎湖全域 8 地点において、底層水を採水し、eDNA の検出定量を試みた。次に、２）

グロキディウム幼生由来の eDNA を回収する新規手法を考案し、八郎湖への適用を検

討した。この調査では、タテボシガイが繁殖期（6～7 月）に大量に放出するグロキデ

ィウム幼生に着目し[165, 169]、このグロキディウム幼生を排水処理で生物膜付着担体

として用いられる紐状ろ材（紐状担体）を用いて捕集し、eDNA の定量性を向上でき

るか検討した。最後に３）新規手法によって回収された eDNA 量とタテボシガイ成貝

の密度の関係性を調べた。この調査では、八郎湖沿岸全域へ新規手法を適用して得ら

れた eDNA 量と貝けた網を使用して得られたタテボシガイ成貝の密度を比較した。 
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第 2節 実験方法 

 

5–2–1 湖水試料を対象としたタテボシガイ eDNA の検出 

 調査地は、タテボシガイの生息が報告されている秋田県八郎湖とした[167–169]。調

査地点は、八郎湖の全域の 8 地点とした（図 5–1）。八郎湖では 6～7 月にタテボシガ

イのグロキディウム幼生が放出されるので[169]、2019 年 6 月 19 日にバンドーン採水

器（Rigo）を用いて湖水試料を採水した（写真 5–1a）。二枚貝の eDNA は表層よりも

底層部で検出率が高くなるという報告があったため[131, 133, 139]、表層水ではなく底

質直上水を採水した。採水した湖水試料は、事前に次亜塩素酸ナトリウムで処理され

た 1 L のポリ瓶に採水し、採水直後に 1 mL の 10%塩化ベンザルコニウムを添加した

（終濃度 0.1%（v／v））。また、現場調査における全ての操作において使い捨てのニト

リル手袋を使用し、試料ごとに交換するなど、DNA 汚染が最小限となるようにした。 

 実験室に戻った後、湖水試料は速やかにガラス繊維ろ紙（GF/F, Whatman）で 200 mL

ろ過した。ろ紙は eDNA 抽出まで－80℃で保存した。 

 eDNA の抽出及び qPCR は、第 4 章の第 2 節、4–2–3 と同様の方法で行った。 

 

 

図 5–1 八郎湖全域 8 地点における湖水試料を対象としたタテボシガイ eDNA 調査の試料

採取地点（2019 年 6 月 19 日） 
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写真 5–1 バンドーン採水器による湖水試料の採水（a）とポリ瓶への湖水試料の回収（b） 
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5–2–2 紐状担体を用いた幼生捕集試料を対象としたタテボシガイ eDNA の検出 

 タテボシガイのグロキディウム幼生の捕集を目的としたため、調査地は八郎湖にお

いてタテボシガイの生息が確認されている南岸部[166]10 地点で行った（図 5–2）。調

査は八郎湖の幼生放出時期[169]を跨ぐように 2020 年の 5～8 月に実施した。ただし、

悪天候のためにいくつかの調査日において、適宜サンプリング地点を減らした。 

 タテボシガイのグロキディウム幼生を捕集するために比表面積が 1.2 m2 m−1のポリ

塩化ビニリデン製の紐状ろ材（バイオコード PV-45、TBR 社、写真 5–2、以下、紐状

担体）を 1 m に切断して、浮きと鉛をロープで括り（写真 5–3a）、調査日の午前 7 時

に各地点の湖底に沈めた（図 5–2）。8 時間後の午後 15 時に湖底に 1 L の脱イオン水

と 0.1%塩化ベンザルコニウムを含む事前に次亜塩素酸ナトリウムで処理された 2 L

のポリ瓶に紐状担体を回収した（写真 5–3b, c）。現場調査での DNA 汚染を確認する

ために、調査中に脱イオン水と 0.1%塩化ベンザルコニウムを含む事前に漂白された 2 

L のポリ瓶の蓋を開けたままにして、調査の終わりに新品の紐状担体をそのポリ瓶に

入れ、得られた試料と同様に eDNA 抽出及び qPCR を行うことで現場調査での DNA

汚染をモニタリングするための試料（本研究において「フィールドブランク」として

定義する）を得た。また、この現場調査時に比較のため、5–2–1 と同様の方法で湖水

試料も採水した。 

 6 月 21 日の調査では、いくつかの調査地点において紐状担体を 2 本湖底に沈めた。

このサンプルは、紐状担体に実際に幼生が付着しているかどうかを確認するための顕

微鏡観察用サンプルとして 2 L のポリ瓶にその場の湖水を 1 L 入れ、そこに紐状担体

を回収した。 

実験室に戻った後、紐状担体の入ったポリ瓶を激しく撹拌し、紐状担体試料は速や

かにグロキディウム幼生を紐状担体から引き剥した後、全量ガラス繊維ろ紙を用いて

ろ過した。これらのろ紙は eDNA 抽出まで－80℃で保存した。比較のために採水され

た湖水試料は、5–2–1 と同様の方法でろ過処理し、紐状担体試料及び湖水試料ともに

第 4 章の第 2 節、4–2–3 と同様の方法で eDNA の抽出及び qPCR に供した。なお、定

量化された値は、湖水及び紐状担体サンプルを比較するために、qPCR に供した際の

5 µL の DNA テンプレート当たりのコピー数（copies [5 µL template DNA]–1）として算

出した。 

顕微鏡用の紐状担体試料は、紐状担体の繊維からグロキディウム幼生を引き剥すた

めに 1 mL の塩化ベンザルコニウムを添加し、激しく撹拌したのち、プランクトンネ

ット（63 µm の目合い, Rigo）に注ぎ、30 mL まで濃縮した。濃縮液は 10 mL のガラス

試験管に分取し、1,500 × g で 10 分間遠心分離した。その後、上澄みを除去し、沈殿

物を再懸濁させた後光学顕微鏡でグロキディウム幼生を観察した。観察後の個体は、

パスツールピペットで単離し、2 mL のスクリューキャップチューブに地点ごとに移

され、DNeasy Blood & Tissue Kit（Qiagen）の組織 DNA 抽出用の説明書に従って、グ

ロキディウム幼生の DNA を抽出し、qPCR に供した。 
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図 5–2 八郎湖南岸部 10 地点における紐状担体試料を対象としたグロキディウム幼生由

来 eDNA 調査の試料採取地点（2020 年 5～8 月） 

 

 

写真 5–2 タテボシガイのグロキディウム幼生を捕集するための紐状担体 
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写真 5–3 紐状担体への浮きと鉛の取り付け（a）及び湖底からの紐状担体の回収（b,c） 
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5–2–3 八郎湖全域における紐状担体を用いた幼生捕集試料を対象としたタテボシガイ eDNA の検出 

 5–2–2 と同様の方法で、タテボシガイの幼生放出時期[168]である 2021 年 7 月 2 日

に八郎湖調整池沿岸部全域 22 地点において、紐状担体を設置してグロキディウム幼

生由来 eDNA を回収した（図 5–3a）。 

 eDNA の抽出及び qPCR は、第 4 章の第 2 節、4–2–3 と同様の方法で行った。 

 

5–2–4 タテボシガイ成貝の密度調査及びその他環境因子の測定 

紐状担体試料によって得られたグロキディウム幼生由来 eDNA とタテボシガイ成

貝の密度を比較するために、2021 年 9 月 5 日に貝けた網を用いてタテボシガイ成貝

の密度調査を行った（図 5–3b）。貝けた網調査は、貝けた網が埋まってしまう泥質地

帯では実施できない（写真 5–4a）。砂質の地点は、南岸部以外にはまばらに点在する

のみで（写真 5–4b）、ほとんど泥質の地点であった[236]。したがって、南岸部を中心

に 13 地点において密度調査を行った。なお、X’の地点は泥質であったため、けた網

ではなくエクマンパージ採泥器（Rigo）を用いて 1 地点のみタテボシガイ成貝の密度

を調べた（図 5–3b）。 

また、密度調査と同時に底質直上水試料と底質試料を採取した。 

底質直上水試料では、水温、溶存酸素、Chl.a 濃度、全窒素（TN）濃度、並びに全

リン（TP）濃度を分析した。水温及び溶存酸素はハンディ溶存酸素メーターID-150（飯

島電子）を用いて測定した。Chl.a 濃度は、第 2 章、第 2 節 2–2–3 と同様の方法で測

定した。TN 濃度及び TP 濃度は、オートアナライザーQuAAtro 2-HR（BLTEC）によ

り分析した。 

底質試料では、含水率、強熱減量、Chl.a 濃度、有機態炭素含有率、並び底質粒子の

中央粒径を測定した。含水率は、秤量瓶に底質試料を約 20 g 測り取り、105 ± 5℃で

24 時間乾燥させ乾燥重量を測定し、以下の式（5–1）より算出した。 

 

含水率（%）=（
W1－W2

W1－W0
）×100・・・式（5–1） 

 

W0: 秤量瓶の重量（g） 

W1: 湿潤土及び秤量瓶の重量（g） 

W2: 乾燥土及び秤量瓶の重量（g） 

 

強熱減量は、含水率の測定に供試した乾燥試料をるつぼに約 2 g 測り取り、マッフル

炉中で 750 ± 5℃で 1 時間強熱し、放冷後、質量を測定し、式（5–2）より算出した。 

 

強熱減量（%）=（
Wa－Wb

Wa－Wc
）×100・・・式（5–2） 
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Wa: 105℃による乾燥土及びるつぼの重量（g） 

Wb: 750℃による乾燥土及びるつぼの重量（g） 

Wc: るつぼの重量（g） 

 

Chl.a 濃度は、JIS K 0400-80-10[187]を一部修正した方法で測定した。底質試料約 5 g

を蓋付き試験管に分取し、90%エタノール 20 mL を添加し、75℃で 15 分湯煎した。

その後、室温で 15 分間放冷し、抽出液 10 mL を 10 mL 試験管に移し、1500 ×g で

10 分間遠心分離した。抽出液を別の 10 mL 試験管に 5 mL 移し、さらに別の試験管

に 5 mL 移した。片方の 10 mL 試験管に 3 µM 塩酸を 5 µL 添加し、よく混合させ

て酸性化した。その後、分光光度計 UV1240（島津製作所）で 665 nm、750 nm の吸光 

度を測定し、式（5–3）より Chl.a 濃度を算出した。 

 

Chl.a 濃度（µg g−1） = 
C－Co

Kc
 × 

R

R－1
 × 

Ve×1000

（Ww×Wd）×d
 ・・・式（5–3） 

 

C：（665 nm の吸光度）－（750 nm の吸光度） 

Co：（HCl 酸性化後の 665 nm の吸光度）－（HCl 酸性化後の 750 nm の吸光度） 

Kc：Chl.a の吸光計数（82 L µg−1 cm−1, [188]） 

R：酸性条件でフェオフィチンに変換された純 Chl.a 溶液の C／Co 比（1.7, [188]） 

Ve：抽出液量（20 mL） 

Ww：底質試料の湿重量（g） 

Wd：底質試料の乾土率（%） 

d：吸収セルの光路長（1 cm） 

 

有機態炭素含有率は、CHN 有機元素分析装置 CHN628（Leco）により分析した底質試

料を凍結乾燥させた後、底質粒子の中央粒径は、マイクロトラック MT3300EXII（日

機装）により分析した。 
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図 5–3 八郎湖沿岸部全域 22 地点における紐状担体を用いた eDNA 調査の試料採取地

点（2021 年 7 月 2 日）及び八郎湖における貝けた網を用いたタテボシガイ成貝の

密度調査地点（2021 年 9 月 5 日） 
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写真 5–4 八郎湖で見られる泥質状（a）及び砂質状（b）の底質 
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第 3節 結果及び考察 

5–3–1 湖水試料を対象としたタテボシガイ eDNA の検出（2019 年） 

 八郎湖全域 8 地点を対象とした本調査では、全ての地点でタテボシガイの eDNA を

定量することができなかった。八郎湖ではタテボシガイの生息密度は最大 0.56 個体 

m−2と報告されている[167]。第 4 章の水槽実験において eDNA の検出定量に必要な最

低のタテボシガイの密度は 1.3 個体 m−2と推算されていたが、おそらく、個体密度が

低いため、eDNA を検出定量できなかったと考えられた。 

 既往研究では、底層水の採水[131, 133, 139]やグロキディウム幼生放出時期の採水

[130, 131]によって、eDNA の検出定量が改善されるという報告があったが、両方の条

件を満たしている本調査において eDNA を定量できなかったため、調査方法にさらな

る改良が必要であることが明らかとなった。 

 

5-3-2 湖水試料と紐状担体試料から得られた eDNA 濃度の比較（2020 年） 

湖水試料中のタテボシガイの eDNA は、いくつかの調査地点で（0.017–1.1）×103 

copies [5 µL template DNA]–1の幅広い濃度範囲であった（図 5–4a～e）。湖水試料では、

グロキディウム幼生の放出時期である 6～7 月[169]にのみ eDNA が検出された（図 5–

4a～e）。eDNA の検出地点数は、7 月 5 日が最も多く（10 地点のうち 4 地点）、次いで

7 月 26 日（5 地点のうち 3 地点）、6 月 21 日（9 地点のうち 2 地点）の順であった（図

5–4b～d）。eDNAの検出地点は試料採取日で大きく異なったが、地点 B では常に eDNA

が検出された（図 5–4b～d）。一方で、幼生放出期間外とされる 5 月と 8 月では、eDNA

を定量することはできなかった（図 5–4a,e）。2019 年の八郎湖全域での調査では、幼

生放出時期とされる 6 月に調査したにも関わらず eDNA を検出できなかった。しか

し、本調査では 6 月に eDNA を検出できた（図 5–4b）。この理由はおそらく、幼生放

出の時期が前後したか、もしくは、同じ南岸域の調査地点が 2019 年の全域調査では

1 地点のみであったため（図 5–1、No.06）、検出できなかった可能性が考えられた。 

 グロキディウム幼生の捕集を目的とした紐状担体サンプル中のタテボシガイの

eDNA は、5 月 31 日、6 月 21 日、7 月 5 日、7 月 26 日に検出された（図 5–4f～j）。た

だし、5 月 31 日に検出されたのは、地点 A のみであった（5.6 × 103 copies [5 µL template 

DNA]–1）（図 5–4f）。6 月 21 日、7 月 5 日、7 月 26 日には、紐状担体を設置した全地

点で eDNA が検出された（図 5–4g～i）。それぞれの濃度範囲は、6 月 21 日では、（0.013

～1.9）× 104 copies [5 µL template DNA]–1、7 月 5 日では、（0.076～7.8）× 103 copies [5 

µL template DNA]–1、7 月 26 日では（0.092～1.1）× 104 copies [5 µL template DNA]–1で

あった（図 5–4g～i）。8 月 26 日には、全ての地点で eDNA を検出することはできな

かった（図 5–4j）。したがって、幼生放出時期から外れている 5 月と 8 月では、湖水

試料（図 5–4a, e）と紐状担体試料（図 5–2f, j 、5 月の A 地点を除く）で eDNA を検

出できなかったことから、グロキディウム幼生が eDNA の検出に影響を与えているこ

とが示された。 

 6 月 21 日に行った 4 地点（A、B、F、及び J 地点）での顕微鏡検査では、実際に紐
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状担体に付着する幼生を観察した（図 5–5）。それぞれの地点において、10、1、10、

及び 2 個体のグロキディウム幼生が得られた（図 5–5）。それらのグロキディウム幼生

のサイズは 171～198 µm であり（図 5–5）、これまでに報告されているタテボシガイ

のグロキディウム幼生の大きさと一致していた[165]。これらがタテボシガイのグロキ

ディウム幼生か確かめるために、地点ごとに回収された幼生をまとめて qPCR を行っ

た結果、それぞれの地点から得られた DNA 濃度は 5.3 × 104、0、4.2 × 104、及び 3.8 × 

103 copies [5 µL template DNA]–1であった（図 5–5）。A、F、並びに J 地点の試料から

DNA を検出し、グロキディウム幼生はタテボシガイであることが確かめられた（図

5–5）。1 個体のグロキディウム幼生が観察された B 地点でのみ、DNA を定量できな

かったが、個体数が少なかったために qPCR で DNA が増幅されなかった可能性があ

った（図 5–5）。紐状担体試料から得られた eDNA 濃度は、紐状担体から幼生を単離し

てから qPCR を行った場合に得られた濃度と比較して、やや低い傾向にあった（図 5–

4f～j, 5–5）。この理由は抽出方法の違いによるものと考えられる。紐状担体試料は、

湖水試料との比較のために eDNA の抽出方法に従ったため、抽出のための加温時間が

1 時間であった。一方で、単離されたグロキディウム幼生は組織 DNA の抽出方法に

従ったため、抽出のための加温時間は 3 時間であった。 

 第 4 章の水槽実験による予想では、eDNA の定量化には少なくともその場のタテボ

シガイの密度が 1.3 個体 m−2以上必要であった。しかし、本調査で 6～7 月に湖水試

料で見出されたタテボシガイの eDNA 濃度を湖水 1 mL 当たりに換算すると、（0.030

～7.8） copies mL–1となり、第 4 章の水槽実験の結果を基に計算すると、0.56～35 個

体 m−2のタテボシガイから放出された DNA の量に相当していた。したがって、本調

査で観測された eDNA は、八郎湖で報告されているタテボシガイの密度 0.56 個体 m−2 

[165]を考慮するとかなり高い値であった。堆積物が湖水中に巻き上がった場合に二枚

貝の糞や偽糞が eDNA 源になる可能性があったが[131]、5 月と 8 月には湖水試料から

タテボシガイの eDNA は得られなかったため、湖水中の eDNA の存在は一過的なも

のであった（図 5–2a～e）。したがって、6～7 月に湖水及び紐状担体試料から回収され

た eDNA は、グロキディウム幼生由来であると推察された。 

 以上より、湖水試料から検出定量が困難であったタテボシガイの eDNA をグロキデ

ィウム幼生放出時期に紐状担体を用いてグロキディウム幼生を捕集することで検出

定量を可能とした。今後、本手法が淡水二枚貝を用いたバイオマニピュレーションの

適用において、生息密度や分布域を定期的にモニタリングするため手法として湖沼環

境に適用されることが期待された。また、タテボシガイを含むイシガイ科は、河川改

修、栄養塩及び重金属などによる汚染、乱獲、食害、外来種による侵略、並びに気候

変動によって世界中で減少しており[221, 237, 238]、愛媛県国近川水系では、25 年間

でイシガイの個体密度が 100 分の 1 以下になったことが報告されている[221]。したが

って、イシガイ科二枚貝の保全を目的としたモニタリング調査への波及効果も期待さ

れた。 
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図 5–4 湖水試料（a～e）及び紐状サンプル（f～j）から定量されたタテボシガイ eDNA（n.d.は

非検出を表す） 
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図 5–5 単離したグロキディウム幼生の個体数とそれらから得られた DNA 量の関係及び紐

状担体繊維（黄色の矢印）に付着するグロキディウム幼生（赤色の矢印）の顕微鏡

写真 
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5-3-3 グロキディウム幼生由来 eDNA 検出系の八郎湖への適用 

 八郎湖沿岸部の 22地点において紐状担体を設置し、グロキディウム幼生由来 eDNA

の検出定量を試みた。その結果、22 地点のうち 8 地点でタテボシガイの eDNA を検

出できた（図 5–6）。5–3–1 で得られた結果と同様に、八郎湖の南岸部において高い

eDNA が得られた（図 5–6）。ただし、5–3–1 で得られた結果では、南岸部であれば幼

生放出時期に常に全ての地点で eDNA を得られていたが（図 5–4g～i）、本調査では南

岸部の一部の地点で eDNA を得られなかった地点があった（図 5–6）。また、八郎湖の

西側の 2 地点において eDNA が検出されたが、それ以外の北側や東側の地点では

eDNA は得られなかった（図 5–6）。定量された eDNA 濃度の範囲は、（0.014～3.4）× 

105 copies 担体 m–1（（0.069～1.7）× 104 copies [5 µL template DNA]–1に相当）であり、

5–3–1 で得られた結果と同等であった（図 5–4, 5–6）。したがって、幼生の放出状況は

昨年とほとんど変わっていないと推察された。 

また、貝けた網を用いた密度調査は 12 地点で行った（図 5–7）。12 地点のうち 7 地

点でタテボシガイの生息が確認された（図 5–7）。南岸東部と南岸中央部においてタテ

ボシガイが確認された他、北部の 1 地点でも 0.56 個体 m−2 の比較的高い密度で生息

する地点が見つかった（図 5–7）。南岸東部と南岸中央部では、比較的高い eDNA が得

られたが、北部ではタテボシガイの存在が確認されたのに対し、eDNA は定量されな

かった（図 5–6、5–7）。成貝の密度調査は行われていないが、eDNA が得られた八郎

湖の西側の 2 地点については、潜在的な生息域の候補として今後生息状況を調査する

必要がある。 

 紐状担体を用いて得られた eDNA と採捕調査で得られた密度は、調査地点の位置が

一致していないため、相関解析などで直接関係を見ることはできなかった。しかし、

生息が認められた地点では高い eDNA が得られており、この南岸部一帯（図 5–2Q～

K、図 5–3C’～L’）に注目すると、得られた eDNA と個体密度のピークが一致してお

り、概ね eDNA によって生息域を推定できることが示された。南岸域以外では、eDNA

と個体数密度は一致していないが、タテボシガイの生息域が局所的であることから

eDNA が検出できなかった可能性が考えられた。グロキディウム幼生は自己遊泳機能

を有していないため、水流により分散する。Benedict らは、グロキディウム幼生の生

存期間は水温が高いほど短くなることを明らかにしており、Unio crassus では 20℃に

おいて 3 日目に生存率が 50%以下になり、5 日目に 0%になったことを報告している

[239]。この報告によれば、八郎湖でグロキディウム幼生は放出後、数日は生存してい

ると推察され、この間分散している可能性がある。しかし、図 5–8 を見るとグロキデ

ィウム幼生由来の eDNA には明らかな濃度勾配が見られ、八郎湖でのグロキディウム

幼生の分散性はそれほど高くないと考えられた。 

 以上より、これまでいくつかの研究で低密度で生息する淡水二枚貝の eDNA 検出

[158]や eDNA による密度推定[157]は困難であるとされ、eDNA を用いた淡水二枚貝

のモニタリングの課題であったが、紐状担体を用いてグロキディウム幼生由来の

eDNA を捕集することで生息域を概ね推定できることを示した。また、底質が泥質の
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ために採捕調査が困難であった地点において eDNA を検出したことから、これまで調

査が困難とされてきた区域で eDNA を用いたモニタリング調査が実施できる可能性

が示された。したがって、本手法を用いた淡水二枚貝イシガイ科の網羅的な密度調査

への適用が期待された。 
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図 5–6 紐状担体から得られた八郎湖沿岸部 22 地点における eDNA 濃度 
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図 5–7 貝けた網によるタテボシガイ成貝調査から得られた八郎湖 12 地点における個体密

度 
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図 5–8 南岸部に着目した得られた eDNA とタテボシガイ成貝密度の関係 
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5-3-4 タテボシガイ成貝の密度調査地点における各環境因子 

 タテボシガイ成貝の個体密度調査と同時に湖水試料や底質試料も採取し、個体密度

に影響を及ぼす因子について調べた（表 5–1）。測定した各環境因子に対して主成分分

析を行ったところ、個体密度を示すプロットが PC2 軸方向に発散していた（図 5–9）。

したがって、水温、水中の溶存酸素、水中の全窒素濃度、水中の全リン濃度は、個体

密度に影響しないことが示唆された（図 5–9）。一方で、PC1 軸方向に注目すると、個

体密度を示すプロットは底質の中央粒径にやや偏って分布していた（図 5–9）。そこ

で、個体数密度と底質の中央粒径に着目すると、有意な正の相関関係にあることが示

された（ρ= 0.627, P = 0.021; 図 5–10）。したがって、底質の中央粒径が大きいほど、

個体密度が高い傾向にあることが示された。イシガイ科二枚貝では、細かい粒子を含

む泥質は自重で沈みやすく、位置や姿勢を維持するために多くのエネルギーを消費す

ることが報告されている[240–242]。また、アサリの幼生は、0.11～2.00 mm の粒径の

底質環境において、比較的粒径の大きい 0.85～2.00 mm の画分で着底にピークが見ら

れたことが報告されており[243]、ヤマトシジミの稚貝についてもシルト含有率が 5%

以下、すなわち細かい粒子が少ない場所で密度が高かったことが報告されている[244]。

したがって、底質の粒径は二枚貝の個体密度に影響することが示唆される。さらに、

海水二枚貝コタマガイは斜面を好むことが知られており、底質地形も密度に影響を与

えると考えられる[245]。したがって、今後、タテボシガイに好適な粒径を特定するこ

とや好適な地形を解析することで、再生産と定着及び個体密度の増強などの課題克服

のためのデータが得られると考えられた。 
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表 5-1 タテボシガイの成貝密度の調査地点における環境因子 

地点 
密度 

（個体 m−2） 

水質  底質 

水温 

（℃） 

溶存酸素 

（mg L−1） 

Chl.a 濃度 

（µg L−1） 

全窒素 

（mg L−1） 

全リン 

（mg L−1） 

 含水率 

（%） 

強熱減量 

（%） 

Chl.a 濃度 

（µg L−1） 

有機態炭素 

含有率（%） 

中央粒径 

（µm） 

A’ 0 23.8 7.2 74 1.136 0.088  29.7 2.1 0.5 0.15 276.9 

B’ 0.56 23.6 5.6 88.9 1.169 0.105  29.7 1.6 0 0.09 361.7 

C’ 0 23.9 6.1 59.2 0.989 0.081  33 2 0.1 0.18 248.4 

D’ 0.28 23.7 7.3 71.1 1.014 0.088  36.2 2.3 0 0.19 216.0 

E’ 0.98 23.8 7.1 75 0.98 0.089  33.3 2.1 0.2 0.2 329.2 

F’ 0.56 23.4 7.6 67.1 1.073 0.088  30.1 2 0.3 0.13 359.0 

G’ 0 23.1 6.4 82.9 1.107 0.095  30.9 2.1 0 0.13 287.4 

H’ 0 23.1 7 59.5 1.014 0.097  30.7 2 0.1 0.16 310.3 

I’ 0 23 1 98.7 1.163 0.112  29.9 1.6 0 0.72 217.2 

J’ 0.14 23.2 6.5 79 1.062 0.105  30.4 1.8 0.3 0.15 293.3 

K’ 0.28 23.5 7.5 71.1 1.026 0.097  29.6 1.7 0 0.2 315.4 

L’ 0.17 23.6 7 75 1.059 0.099  29.9 1.7 0.2 0.18 273.9 

X’ 0 23.9 5 50.1 1.094 0.104  56.3 5.4 1.9 1.44 21.0 
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図 5–9 タテボシガイの密度と環境因子に関する主成分分析の結果 

 

 

図 5–10 タテボシガイ成貝の個体密度と底質の中央粒径の関係 
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第 4節 要約 

 本章では、富栄養化湖沼において eDNA 手法を適用してタテボシガイをモニタリン

グするため、はじめに１）富栄養化湖沼八郎湖においてタテボシガイの eDNA の検出

を試みた。しかし、調査した全ての地点で eDNA を検出できなかったため、次に２）

グロキディウム幼生由来の eDNA を回収する新規手法（紐状担体を用いたグロキディ

ウム幼生回収手法）を考案し、八郎湖への適用を検討した。これにより、グロキディ

ウム幼生由来の eDNA を検出できたため、最後に３）紐状担体によって回収された

eDNA 量とタテボシガイ成貝の密度の関係性を調べた。 

 １）富栄養化湖沼八郎湖におけるタテボシガイの eDNA の検出では、湖水試料を対

象として八郎湖全域 8 地点において eDNA の検出定量を試みた。しかしながら、既往

研究で eDNA の検出率や定量濃度の改善が見られた底層水の採水[131, 133, 139]及び

グロキディウム幼生放出時期での採水[130, 131]にもかかわらず、調査した全ての地点

で eDNA を検出定量することはできなかった。したがって、調査方法にさらなる改良

が必要であることが明らかになった。 

 ２）グロキディウム幼生由来の eDNA を回収する新規手法の八郎湖への適用では、

タテボシガイが繁殖期（6～7 月）に大量に放出するグロキディウム幼生に着目し[164, 

168]、このグロキディウム幼生を排水処理で生物膜付着担体として用いられる紐状ろ

材（紐状担体）を用いて捕集し、eDNA の定量性を向上できるか検討した。湖水試料

から検出定量が困難であったタテボシガイの eDNA をグロキディウム幼生放出時期

に紐状担体を用いてグロキディウム幼生を捕集することで検出定量が可能となった。

さらに、顕微鏡観察と qPCR によって、紐状担体に付着したグロキディウム幼生がタ

テボシガイであったことも確かめた。 

 ３）紐状担体によって回収された eDNA 量とタテボシガイ成貝の密度の関係性で

は、八郎湖沿岸全域に紐状担体を設置して得られた eDNA 量と貝けた網を使用して得

られたタテボシガイの成貝密度を比較した。これまで低密度で生息する淡水二枚貝の

eDNA 検出[239]や eDNA による密度推定[157]は困難であるとされ、eDNA を用いた淡

水二枚貝のモニタリングの課題であった。しかし、本研究では、紐状担体を用いてグ

ロキディウム幼生由来の eDNA を捕集することで生息域を概ね推定できることを示

した。 

 本章で確立した eDNA を用いた湖沼におけるモニタリング手法は、低密度で生息す

る淡水二枚貝の eDNA の検出定量が困難であるという課題を克服しており、淡水二枚

貝を用いたバイオマニピュレーションを目的とした生息密度や分布域のモニタリン

グ調査及び個体密度の減少が著しい淡水二枚貝の保全を目的としたモニタリング調

査への波及効果が見込まれ、水質保全及び保全生態学分野横断した学術的インパクト

が期待された。 
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第 6章 総合考察及び展望 

 

第 1節 総合考察 

 淡水環境におけるアオコの発生は世界的な問題であり、今後温暖化の進行とともに

その被害は拡大していく恐れがある[21, 22]。アオコ防除のための手法として淡水二枚

貝を用いたバイオマニピュレーションが検討されている。しかしながら、数か月にわ

たる長期的なアオコ発生時の藍藻資化能力、湖沼環境中での藍藻資化能力、及び排泄

物中の藍藻の細胞活性が評価されていないことが淡水二枚貝を用いたバイオマニピ

ュレーションを推進する上での課題であった。さらに、淡水二枚貝を用いたバイオマ

ニピュレーションでは、淡水二枚貝をその環境に定着させる必要があり、生息密度や

分布域を定期的にモニタリングすることが求められる。時限探索調査[161, 162]、コド

ラート調査[161, 163, 164]、及びシュノーケリング調査[161, 164]等の既存のモニタリ

ング手法は、調査地が広域である場合や水深が深い場合には調査が困難であり、淡水

二枚貝を直接採捕するため生息地のかく乱のリスクがあることから、より簡便で非侵

襲的な調査手法の開発が求められる[163]。そこで、環境 DNA（eDNA）を用いた湖沼

におけるモニタリング手法の確立を試みた。淡水二枚貝における eDNA 手法の適用で

は、淡水二枚貝の eDNA の放出源が不明であること、低密度で生息する淡水二枚貝の

eDNA の検出定量が困難であることなどの課題があった。したがって、本研究では、

これらの課題解決に取り組んだ。課題解決に当たって、日本に生息する淡水二枚貝の

うち、国内で最も広域に生息する淡水二枚貝の 1 種であるタテボシガイ[165]を研究対

象とした。 

 第 2 章では、はじめに、短期的な室内実験による藍藻資化速度の定量を行い、タテ

ボシガイに藍藻資化能力があるかを検討した。その後、室内実験によって淡水二枚貝

を用いたバイオマニピュレーションを推進する上での課題となっている長期的な藍

藻資化能力と排泄物中の藍藻の細胞活性を評価した。 

 その結果、短期的な室内実験による藍藻資化速度の定量では、タテボシガイが藍藻

M. aeruginosa をろ過及び資化可能であることが初めて示された。さらに、15N 標識し

た藍藻 M. aeruginosa を 80 日間タテボシガイに給餌した長期的な藍藻資化能力のモニ

タリングでもタテボシガイ筋組織中への 15N の蓄積が認められた。これまで最大 3 週

間での淡水二枚貝の藍藻資化は検討されていたが[108]、本研究によって初めて淡水二

枚貝タテボシガイが 60 日間平均藍藻資化効率 47%を維持したことが示された。さら

に、脂肪酸組成によって藍藻資化を評価した結果、EPA に対する LA 及び ALA の比

率を使用して二枚貝の藍藻資化を評価できることが明らかとなり、湖沼環境中での藍

藻資化の実態に関する調査への適用が期待された。また、排泄物中の藍藻の細胞活性

の評価では、タテボシガイの排泄物にフルオレセインジアセテート（FDA）を添加し、

活性細胞を染色することによって評価した。その結果、摂取した藍藻細胞のうち 2%

の藍藻生細胞を排泄するが、97%を資化及び消化によって除去し、1%を死細胞として

不活化することが明らかとなった。また、これまで排泄物中の藍藻細胞の活性を評価
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することは困難とされてきたが[100]、FDA を用いることで評価可能になることが示

された。 

 第 3 章では、はじめに、湖沼環境におけるタテボシガイの藍藻資化の実態を明らか

にするため、富栄養化湖沼八郎湖における藍藻類の鉛直移動を調査し、タテボシガイ

の生息域である湖沼底層部に藍藻類が移動するかを検討した。その後、富栄養化湖沼

八郎湖沿岸部で飼育試験を行い、課題である湖沼環境中での藍藻資化能力について評

価した。 

 その結果、富栄養化湖沼八郎湖における藍藻類の鉛直移動の調査では、これまで湖

沼沿岸部の水深 1 m 以浅の浅い水域における藍藻類の鉛直移動の実態は不明であっ

たが、フィラメント状の藍藻 Oscillatoria 属は混合する水塊とともに移動し、コロニー

状の藍藻 Microcystis 属は日周鉛直移動によってタテボシガイが生息する底層部へ移

動することが明らかになった。富栄養化湖沼沿岸部でのタテボシガイの飼育実験では、

第 2 章の成果に基づき二枚貝中の EPA に対する LA 及び ALA の比率を使用して、湖

沼環境中においてタテボシガイが藍藻を資化していることを示した。また、本脂肪酸

比を使用して初めて約 2 ヵ月間アオコが発生している湖沼でタテボシガイが藍藻を

資化し続けたことを明らかにした。 

 第 4 章では、eDNA を用いた湖沼におけるモニタリング手法の確立のため、はじめ

に、タテボシガイの eDNA を種特異的に検出するためにミトコンドリアシトクロム c

酸化酵素サブユニット I遺伝子領域を標的としたオリゴヌクレオチドプライマーの設

計を行った。その後、水槽実験により、タテボシガイ eDNA の放出特性の評価を行い

課題である eDNA 源の放出源を特定した。 

 その結果、タテボシガイ種特異的オリゴヌクレオチドプライマーの設計では、タテ

ボシガイ、他のイシガイ科 8 種、シジミ科 3 種、アサリ、並びに巻貝 4 種の DNA を

作製したプライマーとともに PCR し、タテボシガイへの種特異性が示された。水槽

実験による eDNA の放出特性の評価では、タテボシガイの eDNA 放出速度は、水槽内

のバイオマスと概ね相関するが（r = 0.72, P = 0.02）、DIN（r = 0.81, P = 0.004）並びに

DIP（r = 0.86, P = 0.001）放出速度とより強い相関関係にあることを明らかにした。し

たがって、これまで淡水二枚貝の eDNA の放出源は明らかにされていなかったが、

eDNA の放出源が排泄物であることを初めて明らかにした。 

 第 5 章では、タテボシガイが低密度で生息する富栄養化湖沼八郎湖において、課題

である低密度で生息する淡水二枚貝の eDNA の検出定量に取り組んだ。はじめに富栄

養化湖沼八郎湖において湖水試料を対象としてタテボシガイ eDNA の検出定量を試

みた。次に、グロキディウム幼生由来の eDNA を回収する新規手法（紐状担体を用い

たグロキディウム幼生回収手法）を考案し、八郎湖への適用を検討した。最後に、紐

状担体によって回収された eDNA 量とタテボシガイ成貝の密度を比較した。 

 その結果、湖水試料を対象としてタテボシガイ eDNA の検出定量では、調査した全

ての地点で eDNA を検出できなかった。既往研究で eDNA の検出率や定量濃度の改

善が見られた底層水の採水[131, 133, 139]及びグロキディウム幼生放出時期での採水
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[130, 131]にもかかわらず、調査した全ての地点で eDNA を検出定量することはでき

なかったことから、調査方法にさらなる改良が必要であることが明らかになった。グ

ロキディウム幼生由来の eDNA を回収する新規手法の八郎湖への適用では、タテボシ

ガイが繁殖期（6～7 月）に大量に放出するグロキディウム幼生に着目し[165, 169]、こ

のグロキディウム幼生を排水処理で生物膜付着担体として用いられる紐状ろ材（紐状

担体）を用いて捕集し、eDNA の定量性を向上できるか検討した。湖水試料から検出

定量が困難であったタテボシガイの eDNA をグロキディウム幼生放出時期に紐状担

体を用いてグロキディウム幼生を捕集することで検出定量が可能となった。紐状担体

によって回収された eDNA 量とタテボシガイ成貝の密度の比較では、紐状担体を用い

てグロキディウム幼生由来の eDNA を捕集することで生息域を概ね推定できること

を示した。 

 以上より課題とそれに対する本研究の成果をまとめると、以下のようになる。 

 

課題１）長期的な藍藻資化能力が明らかでない 

タテボシガイは 60 日間平均藍藻資化効率 47%を維持できた。 

課題２）環境中での藍藻資化の実態が不明 

二枚貝中の EPA に対する LA 及び ALA の比率から約 2 ヵ月間アオコが発生

している湖沼でタテボシガイが藍藻を資化し続けた。 

課題３）排泄物中の藍藻細胞の活性が評価されていない 

排泄物にフルオレセインジアセテート（FDA）を適用することにより評価可

能となり、摂取した藍藻細胞のうち 2%の藍藻生細胞を排泄するが、97%を資

化及び消化によって除去し、1%を死細胞として不活化した。 

課題４）淡水二枚貝の eDNA の放出源が不明 

淡水二枚貝の eDNA の放出源は排泄物であった。 

課題５）低密度で生息する淡水二枚貝の eDNA の検出定量が困難 

紐状担体を用いてグロキディウム幼生由来の eDNA を捕集することで生息

域を概ね推定できた。 
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第 2節 展望 

 本研究では、淡水二枚貝の藍藻資化能力についてタテボシガイに着目し、資化速度

の定量、標識元素の蓄積、EPA に対する LA 及び ALA の比率、及び FDA による藍藻

細胞の活性評価など様々な側面からタテボシガイの藍藻資化能力を評価した。本研究

で使用した様々な評価手法は他の淡水二枚貝にも適用可能であり、淡水二枚貝を用い

たバイオマニピュレーションによる藍藻防除における研究への波及効果が見込まれ、

バイオマニピュレーションを推進する上で重要な知見となることが期待された。ただ

し、本研究ではタテボシガイの排泄物中の藍藻生細胞を定量したが、それらの増殖能

力については不明なままであるため、今後の課題である。 

 さらに、環境 DNA（eDNA）を用いた湖沼におけるモニタリング手法の確立では、

eDNA の検出定量が困難とされてきた低密度で生息する淡水二枚貝に対して、紐状担

体を用いてグロキディウム幼生由来 eDNA を回収する手法を新たに確立し、回収した

eDNAが湖沼環境中のタテボシガイ成貝の個体密度を概ね反映していたことを示した。

本手法は、淡水二枚貝を用いたバイオマニピュレーションを目的とした生息密度や分

布域のモニタリング調査並びに個体密度の減少が著しい淡水二枚貝の保全を目的と

したモニタリング調査への波及効果が見込まれ、水質保全及び保全生態学分野横断し

た学術的インパクトが期待された。今後、本研究の対象とした富栄養化湖沼八郎湖で

は、沿岸域だけでなく、湖内全体に紐状担体を設置してグロキディウム幼生由来 eDNA

の分布を明らかにすることで、八郎湖内に生息するタテボシガイの分布域の解明に資

することが期待された。 

 本研究の調査対象地とした秋田県八郎湖では、タテボシガイの藍藻資化能力が明ら

かにされ、タテボシガイのモニタリング手法も確立されたため、今後は、タテボシガ

イの湖内での再生産と定着及び個体密度の増強が課題となる。第 5 章では、タテボシ

ガイ成貝の個体密度調査と同時に湖水試料や底質試料も採取し、個体密度に影響を及

ぼす因子を調べた。その結果、タテボシガイの成貝は底質の中央粒径が大きいほど、

個体密度が高い傾向にあることが示された。しかしながら、今後、再生産と定着及び

個体密度の増強などの課題克服のためには成貝だけでなく、稚貝の好適環境条件の解

明が必要であると考えられた。 
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関する御指導などを賜りました。本当に心から感謝致します。 

また、本研究では多くの方々から研究協力を賜りました。八郎湖の漁師 桜庭 氏に

は、本稿の全ての章に関わるタテボシガイの採捕及び船上調査に御協力いただきまし

た。秋田県立大学 生物資源科学部 生物環境科学科 環境管理修復グループ 生態工学

研究室 佐々木 勇太 氏には、第 2 章の一部の実験の遂行と分析、データ解析につい

て御助力頂きました。秋田県立大学 生物資源科学部 生物環境科学科 陸域生物圏グ

ループ 土壌環境学研究室 准教授 高階 史章 博士には、本稿第 2 章における全有機

炭素分析に係る機器の提供と原理及び操作の御指導を賜りました。秋田県産業技術セ

ンター 素形材開発部 沓名 潤子 氏、小林 久美 氏には、本稿第 2 章及び第 5 章にお

ける粒度分布、発熱量、元素分析に係る機器分析の御協力を賜りました。滋賀県琵琶

湖環境科学研究センター 環境監視部門 古田 世子 博士には、本稿第 4 章におけるタ

テボシガイ種特異的プライマー／プローブの作成のための淡水二枚貝標本を提供頂

きました。神戸大学 内海域環境教育研究センター 助教 堀江 好文 博士、並びに秋

田県立大学 生物資源科学部附属バイオテクノロジーセンター センター長 福島 淳 

博士には、本稿第 4 章及び第 5 章におけるリアルタイム PCR に係る機器の提供と原

理及び操作の御指導を賜りました。ここに記して、心より感謝申し上げます。 

公私にわたりまして相談を受けてくださり、またフィールド調査の協力やサンプル

処理に大きな助力を頂きました秋田県立大学生態工学研究室の実験助手 大石 綾子

氏、佐澤 恵美 氏、後輩諸氏に厚く感謝致します。 

最後に、今日まで精神的に、経済的に支えて下さった母に格別の感謝を申し上げま

す。 
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本研究に関連する成果発表（報文） 

 

1. 菅原巧太朗, 藤林恵, 遠田幸生, 荒木美穂, 岡野邦宏, 宮田直幸: 富栄養化湖沼の浅

い沿岸域における藍藻類の日周鉛直移動と栄養塩動態の関係. 日本水処理生物学

会誌, Vol.55, No.2, p.p.49-57, 2019.（本稿第 3 章の一部に相当） 

 

2. Kotaro Sugawara, Megumu Fujibayashi, Kunihiro Okano, Yukio Enda, Shintaro Ichinoseki, 

Yoshimitsu Taniguchi, Naoyuki Miyata: Assimilation of Cyanobacteria by the Freshwater 

Bivalve Nodularia douglasiae: Insights from Long-Term Laboratory and Field Feeding 

Experiments. Journal of Water and Environment Technology, Vol.19, No.2, p.p.74-84, 2021.

（本稿第 2 章及び第 3 章の一部に相当） 

 

3. Kotaro Sugawara, Yudai Sasaki, Kunihiro Okano, Miho Watanabe, Naoyuki Miyata: 

Application of eDNA for monitoring freshwater bivalve Nodularia nipponensis and its 

glochidium larvae. Environmental DNA, in press.（本稿第 4 章及び第 5 章の一部に相

当） 
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