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農薬の登録制度は，申請者に対し農薬の潜在的な生態リスクを段階的な方法で評価することを求めて

いる．標準的な水生毒性試験が低次で用いられ，明確に定められた方法論が潜在的な環境リスクを評価

するために利用可能となっている．低次の単一生物種の生態毒性試験の利用に伴う不確実性を説明する

ために評価過程で安全係数を取り入れている．低次評価において，ある物質が環境に対するリスクを引

き起こすことが明らかになったときは，池型のメソコズム，人工的な小河川や野外モニタリング試験を

利用した，さらに実環境に近い条件を用いることにより影響を評価できる．これらの方法は，より現実

的な評価ではあるが，その結果を解釈するのは難しく，また他の系に外挿することには問題がある．最

近，標準的な水生毒性試験と野外メソコズムの中間に位置付けられる実験室的な方法により有用なデー

タが得られ，標準的な単一生物種試験に伴う不確実性を減らすのに役立つことが知られるようになって

きた．しかし，どのような試験が利用でき，どのようにリスク評価過程に取り込めるかについて説明し

たガイダンスは限られている．この論文は，改良曝露試験，種感受性試験，個体群試験および高感受性

成長段階試験を含む多数の高次室内試験手法をレビューしたものである．また，このような方法をどの

ようにリスク評価過程に取り込むかについての勧告も行っている． 
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1. はじめに 

 

 農薬の登録制度は，申請者に対し農薬の潜在的

な生態リスクを段階的な方法で評価することを

求めている．標準的な試験が低次で用いられ，明

確に定められた方法論が潜在的な環境リスクを

評価するために利用可能となっている（毒性／曝

露比，リスク指数等）．より広範な環境を代表し

ている低次の単一生物種試験では，①単一生物種

室内試験で選定された生物の応答は自然系にお

けるより多数の一連の生物の応答と一致するこ

と，②単一生物種試験で選択されたエンドポイン

ト は 他 の い か な る レ ベ ル で の 生 物 体

（organization）よりも高感受性であること，とい

う要件を満たすことが必要である 1)．標準試験生

物種は必ずしもこれらの要件に適合しないこと

から，不確実係数をリスク評価過程に取り入れて

いる．このような評価を精密化するために，基本

データセットを厳密に評価することが適当であ

る．しかし，これらの評価によってある物質が環

境に対するリスクを引き起こす可能性が明らか

になったときは，より実環境に近い条件を用いる

ことにより影響を決定できる．予備評価により生

じた懸念に対応するため，池型のメソコズム 2)，

人工的な小河川 3,4)，野外モニタリング試験 3)およ

び実験用水路の使用 5)を含む種々の方法が用いら



85 
 

れてきた．これらの方法は農薬と界面活性剤に対

して適用されており，（1）より高いレベルの生

物体でのエンドポイント，（2）生物種間の相互

関係，（3）間接的な効果の評価が可能であると

いうことも含め，単一生物種試験を上回る数多く

の利点をもっている． 
 しかし，モデルエコシステムによる方法には多

くの限界が伴う．その最も大きなものは，試験結

果の解釈および他の系に外挿することが難しい

という点である．その理由としては，無影響濃度

は試験濃度に依存すること，試験は異なった開始

条件による異なった時期に実施されること，試験

期間が異なること，感度が実験系によって異なる

こと，および測定されたエンドポイントが常に一

定である又は比較できるものではないことが挙

げられる．試験に伴うバックグランド値が高い状

態で変化することは，その試験の識別能力が低い

ことを意味する．さらに，自然条件をシミュレー

トし，基本的な生態学的特性と機能（すなわち異

なった栄養段階，生物が新たな生息地を見つける

可能性，エネルギー投入および栄養循環）の維持

を確保するためには，試験系は十分大きく複雑な

ものにならざるを得ない 6)．これは試験費用が高

くなることを意味する． 
  標準的な水生毒性試験と野外試験・マイクロコ

ズム試験の中間に位置する方法は，農薬のリスク

評価に用いられる有用なデータを提供できる．こ

れらの実験室レベルでの高次試験の目的には，次

の内容が一つ以上含まれる．①不連続な曝露によ

る影響を説明すること，②農薬に感受性の高い生

物種の評価を改善すること，③感受性の高い成長

段階および個体群（population）に対する汚染物質

の影響を評価すること，④生物，個体群および系

（system）が農薬に曝露した後の回復の可能性を

決 定 す る こ と ， ⑤ 生 物 群 集 （ biological 
communities）に対する化合物の間接的な影響を決

定すること．主に過去 5～10 年の間に，高次室内

試験の設計と応用に関して著しい進展があった．

それゆえ，現状と将来の発展性についてここでレ

ビューするのは時宜を得ている． 
 
 

2. 現実的な曝露シナリオ 

 

 予備的な急性リスクに関するリスク判定法は，

一般的には標準的な生態毒性試験結果に対して

初期環境中予測濃度（PEC）を用いるというもの

である．しかし，環境への流入と化合物が環境中

で消失していく速度は，用いられる標準的な生態

毒性のエンドポイントとの関係に大きな影響を

及ぼす．曝露シナリオ，消失および生物利用可能

性（bioavailability）の点で自然系と標準生態毒性

試験との間の違いを説明するために多くの方法

が提案されている． 
 
2.1. 時間・事象（Time-to-event）分析 

 曝露濃度と曝露時間の両者により毒性物質の

影響は決まる．しかし，毒性物質の影響を定量化

する現在の主な方法は曝露濃度に焦点を当てる

というものである（すなわち LC50 の決定）．試験

は一定期間を通して行われるので曝露期間の影

響は無視できる．時間・事象（TTE）法は，曝露

の程度と期間を考慮して化合物の毒性を判定す

るものである 7)．TTE 法は毒性試験の初期の頃か

ら用いられてきた．この方法は，曝露される個体

の集団が時系列的な間隔をおいてある事象（通常

は死亡）が個別の個体で記録されるまで監視でき

るような試験設計となっている．結果のデータ

は，Kaplan-Meier 法，生命表法，準パラメトリッ

クCox比例法および完全パラメトリックモデルを

含む広範な方法を用いて解析される 8)．それぞれ

の方法は，時間・事象を予測し，時間・事象に関

する共変量（曝露濃度等）有意差検定を行うため

に用いることができる． 
 TTE 法の使用は，評価において曝露期間を明確

に含んでいるが，通常のエンドポイント（LC50 等）

を評価することも可能である．さらに，TTE の情

報は一試験処理区当たりでより多くのデータが

得られるため，統計学的な検定力が増し，共変量

効果が測定できるので予測モデルに含めること

ができ，またその結果を直ちに生態学的，疫学的

および毒性学的なモデルに取り込むことができ

る．標準毒性試験による要約データはリスク評価

過程において報告され使用されるのが一般的で

あるが，標準試験法（OECD で推奨される試験法

等）を使用するということは，追加データが試験

期間を通じて記録されていることを意味する．さ

らなる試験を行わずにこの追加データを TTE 評

価に用いることができる場合が多い 9)．  
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2.2. 変動的なパルス曝露試験                      

 農薬による表面水の汚濁は，一般には飛散，地

表流出および排水により起こり 10)，消失が速い化

合物については水生生物への曝露は短期間であ

る．したがって標準試験で用いられるような連続

曝露は，化合物の正しい生態毒性評価にはなら

ず，生態毒性について過大評価および過小評価の

両方をもたらす 11,12)．その理由として考えられる

のは，（1）生物は曝露中に蓄積した試験化合物

を解毒又は清浄化することができること 13,14)，（2）
個体の耐性が誘導されること（最初のパルスが生

き残った個体を馴化したり解毒酵素を誘導した

りしてより強くすること）15,16)，（3）個体選抜が

起きること（弱い個体は最初のパルスで存在しな

くなり，より頑強な個体が選抜され，その後の曝

露に対して明らかに反応が低下すること），（4）
生態学的に回復すること（曝露の後，影響を受け

た生物種の特性に応じて，影響を受けた個体群は

回復したり回復しなかったりすること）が挙げら

れる． 
 消失が速い化合物では農薬への曝露時間は非

常に短くなるかもしれない．その短い時間での影

響を決定するためには，様々な曝露間隔による試

験の実施があり得る．例えば，Gammarus pulex（L）
にラムダｰシハロトリンを 1，3，6，12，96 時間

それぞれ曝露させた．曝露後に生物をきれいな水

に移し 96 時間後にその影響を観察した．影響と

曝露時間との間には非常に有意な関係が見られ

た．1 時間の曝露による影響濃度は，96 時間の曝

露による影響濃度の 18 倍であった（即ち毒性は

より低かった）17)． 類似の結果がピレスロイド

系のシペルメトリンを用いた Hyalella azteca によ

る試験でも得られた 17)． 
標準毒性試験により得られたデータは汚染物

質に断続的に曝露したときの影響の初期評価に

用いることができるが 18)，用いられる方法は断続

的に曝露されることによる毒性が同等の試験濃

度で連続的に曝露させたことによる毒性と同一

であると仮定している．この問題を解決するため

には，断続的な曝露の影響が「慣行的に設計され

た（custom-designed） 」試験を用いることによっ

ても評価できる．一定の幅のある生物（オタマジ

ャクシ，トビケラ，ユスリカおよび魚類を含む）

について一定の幅のある農薬（フェノキシカル

ブ，フェニトロチオン，テブフェノジド，クロル

ピリホスおよびフェンバレレートを含む）のパル

ス曝露による影響を調べた多くの試験がある
11,19,20)． 
 通常は 2 つの方法が用いられている．止水系と

流水系による試験である．止水系の改定試験は特

に矩形パルス（square pulses）による曝露（即ち一

定の期間中は一定の濃度に曝露）が生じる場合に

有用である．この状態は現実の曝露が水流に支配

される（例えば化学物質のパルスが速やかに小さ

な流れの中を流下する場合）と思われている場合

に最も関係がある．水流による曝露系を用いるこ

とにより，パルスによる曝露についてゆるやかな

濃度変化をより現実的にシミュレートすることが

 

 
  

表 1. 汚染物質の断続的曝露の影響を評価するメカニズムモデル 
モデル 一般化モデル 入力データ

A m=m %死亡率に対する種の固有定数（μg･L-1･h-1）

濃度×時間22 A m=C w
y*t d C w=水中の毒物濃度(μg/L)

t d=死亡時間（m %死亡するのに必要な時間,h）
y =次数

C w=水中の毒物濃度(μg/L)

C soa=発現部位の毒物濃度（μg/g）

Mancini取り込み dC soa/dt=K uC w
y-K dep*C soa K u=取り込み速度定数(h-1)

浄化モデル23 K dep=浄化速度定数(h-1)
t=曝露時間

y =次数

M =観察された死亡率

D =ln(C w)の関数としてのロジット反応の傾斜

C w=水中の毒物濃度(μg/L)

Breck損傷修復モデル14 ln{M /(1-M )}=d [y *ln(C w)+ln{(1-e-K rept )/K rep}+ln(K dam/D L,50)] K dam=損傷速度定数(h-1)

K rep=修復速度定数(h-1)

D L,50=50％致死損傷

t=曝露時間

y =次数
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可能になる．この方法は除草剤の分解による

Selenastrum capricornutum への影響をシミュレー

トするのに用いられた 21)．親化合物および２つの

主要代謝物がシミュレーションに用いられ，それ

ぞれのパルスが自然環境における化合物の変化

をシミュレートしている．パルス曝露実験によ

り，生物の回復能力，農薬曝露による抵抗性の発

達およびその他隠れた影響に関する情報が得ら

れる． 
 パルス状に放出された汚染物質による曝露は，

その強度と時間が非常に幅広くなる可能性があ

るので，パルスによる負荷に関するすべてのシナ

リオを網羅する試験設計はない．従って，時間に

より変化する曝露に対する毒性を予測するため

に数理モデルが提案され試験されている（表 1）．

モノクロロアミンのニジマス（Oncorhynchus 
mykiss Walbaum）とコモンシャイナ（ common 
shiner, Notropis cornutus Mitch）に対する影響の試

験により，（濃度×時間）と Mancini 型モデルが

LC50 を ±50%の範囲内で予測できることが明ら

かになった 22)． Mancini モデルは長期間のパルス

曝露の予測においてより能力を発揮する． 
 
2.3. 消失過程の取り込み 

 化合物はいったん水環境に流入すると，その分

布すなわち悪影響を起こす可能性は，非生物的分

解（加水分解，酸化，光分解等），生物的分解（好

気性および嫌気性分解）および底質と大気への分

配を含む多くの要因に左右される．これらの過程

の一つ以上を室内生態毒性試験に取り込むため

に多くの研究が行われてきた．シミュレートされ

たこれらの過程には，飛散（スプレードリフト），

懸濁した底質の影響，地表流出により環境に流入

した農薬の影響および河床底質の影響が含まれ

ている（表 2）17,24)． 
 標準試験系に底質を添加することにより環境

中で起こる分解や吸着の過程をシミュレートで

きる 27)．疎水性の合成ピレスロイドであるラムダ

ｰシハロトリン（logKow6.8），エスフェンバレレ

ート（ logKow6.22）およびフェンバレレート

（logKow5.0）を用いた試験で，試験系に土壌や底

質が存在することにより農薬の観察された影響

が大きく低下することが示された（表 2）．この

観察は，化合物が水相から底質相に移動すること

により水相ではごくわずかな農薬（ラムダｰシハ

ロトリンで１%未満）しか作用しないという事実

により説明できる 28)．表 2 のデータは，底質の添

加は親水性の化合物であるイソプロツロン

（logKow2.5）とピリミカーブ（logKow1.7）につい

てはあまり効果がなかったことを示している． 
 自然環境下では，水は不溶性又はコロイド状の

有機物質（DOM）を含んでいる．そのような物質

は，有機化合物との相互作用により生物利用可能

性に影響を及ぼすことが示されている．というの

は，自由度のある不溶性化合物だけが一般に生物

に蓄積されると仮定されているからである．農

薬，界面活性剤および多環式芳香性炭化水素を用

いたこれまでの試験では，DOM の存在により蓄

積性と毒性が低下することが示されている
24,29-31)．しかし，低濃度の DOM の存在下（10 mg/L
以下）では生物蓄積性は高まる 32)． 

自然状態での DOM の濃度が生態毒性に及ぼす

影響をシミュレートするため，野外で採取した水

を使った試験も行われた 33)．様々な化合物の試験 

表 2. 水のみの曝露試験に対する広範な修正により生じる観察された毒性の変化 17,23,25,26 

化合物 試験種

ﾗﾑﾀﾞ-ｼﾊﾛﾄﾘﾝ ｵｵﾐｼﾞﾝｺ 3 40 175 - 120-140 81-280
ｸﾞﾘﾎｻｰﾄ ｵｵﾐｼﾞﾝｺ - - - 3.3 - -
ｴｽﾌｪﾝﾊﾞﾚﾚｰﾄ ｵｵﾐｼﾞﾝｺ - - - - 3.0 -

ﾌﾞﾙｰｷﾞﾙ - - - - 5.0 -
ﾌｪﾝﾊﾞﾚﾚｰﾄ Limephilus lunatus - - - 10-100 - -

ｸﾞﾗｽｼｭﾘﾝﾌﾟ - - - - - 9700
ﾋﾟﾘﾐｶｰﾌﾞ ｵﾐｼﾞﾝｺ（BCF) - - - - 0.7 -
ｲｿﾌﾟﾛﾂﾛﾝ Scenedesmus subspicatus - - - - - 2
除草剤1 Selenastrum capricomutum - - - - >17 -

- - - - >900 -
除草剤2 Navicula pelliculosa - - - - >17 -

- - - - >900 -

水のみの試験に対する毒性又はBCFの低減係数

散布ドリフトの
シミュレーション

飛散と懸濁された
底質の

シミュレーション

水添加前の
土壌への散

布

河床底質の
シミュレーション

(攪拌なし）

底質の
シミュレーション

(攪拌あり）

懸濁された
底質の

シミュレーション
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Log Kow

硫酸亜鉛 na 5.7 3 2.1 1.2
4-ﾉﾆﾙﾌｪﾉｰﾙ 5.92 0.6 0.7 1.2 0.9
ﾎｻﾛﾝ 4.03 0.7 1.2 1.1 1.7
ﾍﾟﾝﾀｸﾛﾛﾌｪﾉｰﾙ 5.12 2.7 2.1 1.2 3.1
2,4,5-ﾄﾘｸﾛﾛｱﾆﾘﾝ 3.45 1.9 2.2 2.1 1

平均 2.3 1.8 1.5 1.6

Raphidocelis
subcapitata
ﾏｲｸﾛﾌﾟﾚｰﾄ

Raphidocelis
subcapitata

erlens
ﾂﾎﾞﾜﾑｼ ｵｵﾐｼﾞﾝｺ

 
 
 
 
 
 
 
 
 
により，化学物質の見かけの毒性は自然水を用い

た試験ではほんのわずか低下した（表 3）33)．こ

れは，実験で使用する水は必ずしも大きな不確実

性をもたらす要因とはならないことを意味する．

標準生態毒性試験は，通常は試験濃度が試験期間

を通じて開始濃度の 80%以上に維持するよう求

めている．このことは，揮発性の化合物又は（加

水分解等による）非生物的に分解しやすい化合物

では，試験系に覆いを付けること，流水系の試験

系が必要であること又は試験溶液を定期的に交

換することを意味している．それゆえ，非生物的

分解過程が毒性に及ぼす影響は，試験溶液を交換

しない止水系の曝露試験系を用いることにより

容易に評価できる． 
 改変した曝露試験による結果は，トキシコキネ

ティクスモデルと併せて非定常状態での毒性影

響を評価するために用いることができる．

PULSETOX のようなコンパートメント 34,35)に基

礎をおくモデルはコンパートメント間の毒性物

質の動きを記述し，生理学に基礎をおくコード

（code）は蓄積，除去および分布を記述し，FGETS
と DEBtox のような生物エネルギーに基礎をおく

モデルは生物のエネルギー要求の観点からの蓄

積と損失を記述する 36,37)．これらのモデルを適用

するためには，生体での残留量と毒性的な影響に

関する情報が必要となる．これは，生態毒性では

無視されてきた領域であり，リスク評価過程に取

り込めるようにするためにはさらなる研究が必

要である． 
 
 

3. 追加の生物種を用いた試験 

 

すべての生物階級の中で汚染物質に「最も感受

性の高い」ような生物種はいない 38-40)． 化学物

質に対する生物種の感受性は，「桁」の単位で異

なる 38-41)．従って，水域環境に対する農薬のリス

クの予備評価は，野外に存在し得る範囲の生物種

と比較した場合の標準試験生物種の相対的感受

性に関する不確実性を補うために 10 又は 100 と

いう係数を導入している．このような不確実性を

減らす一つの方法は，最も感受性の高いエンドポ

イントをもっと精度良く評価できるようにする

ため又は感受性分布を得るため，生物種を追加し

た試験を行うことである 9)．追加生物種の試験は，

局所的（site-specific）な分析に用いるためのより

生態学的な情報を得ることができる． 
 
3.1. 追加試験生物種の選定 

 追加試験生物種の選定のために多数の試験が

提案されてきた．より適した方法は，試験物質の

性質と類似の作用機作をもつ化合物に対するデ

ータの利用可能性を含む多くの要因に依存する．

特定の生物分類群に特有の作用機作をもたない

化合物については，Aquatic Dialogue Group42)は試

験生物種として少なくとも魚類 2 種類，無脊椎動

物 1 種類および水生植物 1 種類（macrophyte 又は

藻類）プラスその他 4 種類を提案した．その他の

4 種類の試験生物種は，初期試験が終了した後に

最も高い感受性を示したグループから選定すべ

きである 42)．慢性試験を実施するときは，魚類 1
種類，無脊椎動物 1 種類および水生植物 1 種類が

推奨されている．急性試験で特定された最も高感

受性のグループからさらに追加生物を選ぶべき

である 42)．既存物質と極めて類似した化合物につ

いて外挿する機会を見逃してはならない．例え

ば，生物種の感受性の範囲を明らかにするために

必要な追加生物種の種類数は，類似の化合物のデ

ータを基にすれば適切に減らすことができるか

もしれない． 
 米国環境保護庁（EPA）43)は，追加データには

無脊椎動物の急性および慢性試験，底質毒性試

表 3. ISO 標準培地を用いて得

た EC50値に対する 15 種類の自

然水を用いた試験から得た

EC50 値の比の平均値 33 
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験，有根植物試験および両生類試験によるものを

含めなければならないと勧告している．無脊椎動

物の毒性試験の数と種類の増加は，潜在的な応答

の幅に関する考察をある程度得ようとする試み

を反映したものである．水生無脊椎動物に対する

影響を評価する際には，一般的には単為生殖で寿

命の短い甲殻類であるオオミジンコ（Daphnia 
magna Straus）を中心に行う．追加生物種を選ぶ

に当たっては次のことを考慮すべきである．（1）
寿命の長さが様々であること，（2）生育段階が

予測できない程度に長いことおよび変態段階が

異なること，（3）ある生物種では不確定な成長

があること，（4）脂肪の蓄積について有意差が

あること 43．米国環境保護庁は，無脊椎動物の急

性毒性試験の追加生物種としてはカワゲラと端

脚目，慢性毒性試験は，橈脚類とユスリカ類を含

む有性繁殖無脊椎動物に対する影響を把握でき

るものであることを提案している．両生類の急性

試験は，両生類への影響を検討する必要性に応じ

て追加する． 
 個々の生物種の感受性は一義的には化合物の

作用機作に依存し，同一の分類群（門又は綱）に

属する生物種は，一般的には汚染物質に対して類

似した方法で反応する 44)．非極性の作用機作をも

つ化学物質については生物種の感受性の変動は

小さい．しかし，反応性の高い化合物や特殊な作

用機作をもつ化合物ではその変動は 105～106程度

まで大きくなり得る．毒性発現の作用機作を理解

することにより，感受性の高い生物や低い生物を

特定しグループ分けすることが可能になる．これ

により，高いリスクにさらされるグループに焦点

を当てた試験戦略が可能になる 8)．例えば Cuppen
ら 45)は，殺菌剤のリスク評価の進んだ段階におい

て非節足動物の大型無脊椎動物種を用いること

を推奨している．これは，殺菌剤の水生生物に対

する影響の幅は，カルベンダジムとペンタクロル

フェノール（PCP）を用いて得られた結果に類似

しているという仮定に基づいている．同様に，昆

虫に関する試験は殺虫活性のある物質に対して

推奨される．毒性発現の作用機作は，特に新規化

合物についてはよくわかっていない場合が多い

ことに留意すべきである．農薬の作用機作は生物

のグループ分けのための重要な要件であるが，生

息地，繁殖様式およびライフサイクルも生物種の

感受性に影響を及ぼすことがある． 

 最近の研究により 46,47)，化学物質が藻類，原生

動物，ワムシ，甲殻類および双翅目昆虫に及ぼす

亜致死的影響や致死的影響を評価する一連の生

態毒性試験の適切さが評価されている．その研究

の目的は，リスク評価の過程で採用可能な試験を

特定することにあった．リンデン，3,4-ジクロロ

アニリン，アトラジンおよび銅化合物を用いて行

った，それらの試験による結果と流水および池型

メソコズム試験による結果を比較すると，室内試

験 で 得 ら れ た LOEC （ low observed effect 
concentration）は，池型メソコズムと人工流水を

用いて得られた結果と概ね類似していた（すなわ

ち係数 6 の範囲内であった）ことがわかった．例

外は 3,4-ジクロロアニリンであり，池型メソコズ

ムの方が感受性は 200 倍高かった．イソプロツロ

ン 48)を用いた類似の研究では，一定の範囲での単

一生物種を用いた試験はミクロコズム試験より

も厳しめな（conservative）結果を生じることがわ

かった． 
 Campbell ら 9)は，特定の分類群に特有の作用機

作をもつ化合物でなければ，水生生物の感受性分

布をみるには最低 8 種類の生物種を用いて試験を

すべきであると提案した．特定の生物グループが

特に感受性が高いことが知られている場合には，

追加する試験生物種は最も感受性の高いグルー

プから選ぶべきである．しかし最も感受性が高い

グループが魚類であるときは，それよりも少ない

試験生物種でよく，おそらく 5 種類で十分である．

これは動物福祉の観点からの理由であると共に，

感受性分布が魚類では通常小さいためである．最

低 8 種類の追加試験生物種（魚類では 5 種類）を

用いることにより，最も感受性の高いエンドポイ

ントについて良好な評価（すなわち 1 桁以内）が

得られるだろう 9)．8 種類の追加試験生物種の使

用は，影響の判定に用いられる確率論的な方法も

可能にする 42． 
 
3.2. データの解析 

 室内生態毒性試験の目的の一つは，自然生態系

に対する化学物質の潜在的影響を評価すること

にある．不確実係数を用いるよりも単一生物種試

験から得られるデータの方が，回帰法又は分布モ

デル（distribution models）のいずれかを用いるこ

とにより野外条件に外挿可能となる 49)．同様の一

般的な原理に基づく様々な方法が利用可能であ
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る（すなわち，実験による生態毒性データはある

分布にあてはまると仮定している）が，ただし，

それらが用いている統計的な分布は異なってい

る 10,37,39,50-52)． 
  それらの方法からのアウトプットは次のもの

を含む．（1）当該生物種について規定された百

分率に対する有害（ハザード）濃度（HCx．ここ

で x は規定された有害性の百分率を表す）51,53) ，
（2）懸念レベル，すなわちその時点での生物の

少なくとも 95%に対し環境影響を引き起こすと

予測されるレベル 54)，（3）最終慢性値（final chronic 
values），すなわち 3 つの慢性値（最終慢性値，

最終植物値（the final plant value），最終残留値）

の最小値から計算された，許容できない影響の閾

値．最終慢性値は少なくとも 8 科（family）の生

物における無影響濃度（NOECs）から決定される
55)．この 8 という数の慢性試験（例えば無脊椎動

物に対する慢性試験）が国際的に承認され利用可

能となっているかについては問題がある． 
 単一生物種の分布法による結果は，複数種試験

の結果と比較されている（表 4）56,57)． ほとんど

の場合，外挿することにより複数生物種試験によ

る NOECs よりも「安全な」値となり，作用機作

に関連する不確実性（例えば試験生物種のグルー

プや曝露形態）を考慮すれば，野外の影響を予測

できることを示している．それらの試験によっ

て，生物種の数が多くなるほど複数生物種試験か

ら導出される NOECs と統計的手法により導出さ

れた「安全」値との差は小さくなることが示され

た． 
 広範な生物種の感受性の中のどの値が水生環

境の保全に最も適しているかについては議論が

あるところである．Van den Brink ら 57)は，急性 L
（E）C50のデータに基づく 5 パーセンタイル値が，

曝露される生物群集を保全する基準として一般

的に適用可能なものであると提案している（試験

生物種の数が多くなるほど生態系の NOECと 5 パ

ーセンタイル値との差は小さくなる）．これによ

り 5 パーセンタイル値が許容された基準とされる

一方，ピレスロイド系農薬 60)とアトラジン 10)を用

いた以前の試験では，10 パーセンタイルの影響濃

度が適当であると提案されている． 
 直近では，有害濃度を導出するためにブートス

トラッピング法（bootstrapping）を利用する研究

がなされている 61)．この方法は，リサンプリング

データセット（例えば 100 回の観測値）を作出す

るために 1 つの有効成分について 1 つの生態毒性

データセットを無作為抽出（復元抽出）する．得

  表 4. 単一生物種試験の毒性データの外挿手法を用いて得られた結果と複数生物種試験によ

り得られた NOEC 値の比較 46,56,57 

物質 MS NOEC
ﾘﾝﾃﾞﾝ 0.22 0.12 0.13
ｼﾞｸﾛﾛｱﾆﾘﾝ   1.0-12 120 120 0.067
ｱﾄﾗｼﾞﾝ <3.0-5 0.82-2.2 0.12 0.87-2.1 0.17 0.15
銅化合物 1.1 0.28 0.30
ｲｿﾌﾟﾛﾂﾛﾝ 2 0.63
ｱﾄﾗｼﾞﾝ 20 13
ｼﾞﾌﾙﾍﾞﾝｽﾞﾛﾝ 0.3 0.18
ｸﾛﾙﾋﾟﾘﾎｽ 0.1 0.044
ｼﾞﾌﾙﾍﾞﾝｽﾞﾛﾝ 0.1 - - - - 0.001
ﾊﾟﾗﾁｵﾝ 0.1 0.013 0.00013 0.011 0.00023 0.002
ｱｼﾞﾝﾎｽﾒﾁﾙ 0.20-0.25 0.15 0.085 0.077 0.018 0.037 0.01
ﾊﾟﾗﾁｵﾝﾒﾁﾙ 0.1 - - - - 0.024
ﾍﾟﾝﾀｸﾛﾛﾌｪﾉｰﾙ 20 3.2 0.53 2.6 0.66 0.32
1,2,4-ﾄﾘｸﾛﾛﾍﾞﾝｾﾞﾝ 57 44 1.1 39 1.7 19
ﾄﾘｸﾛﾛｴﾁﾚﾝ 2.8 3100 65 3100 97 130
ﾄﾘﾌﾙﾗﾘﾝ 0.5 - - - - 0.2
ｼﾞｸﾛﾛﾍﾞﾆﾙ 5 - - - - 7.8
ﾍﾟﾙﾒﾄﾘﾝ 0.023 - - - - 0.066
ﾄｷｻﾌｪﾝ >1.5 0.003 <0.0001 0.003 <0.0001 0.0025

a種感受性分布 単位はすべてμg/L

USEPA54
Aldenberg
& Slob59

50％

Aldenberg
& Slob59

95％

Wagner
& Lokke53

50％

Wagner
& Lokke53

95％

SSD
（方法未報告）a

95%
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られたデータセットを並べ 5 パーセンタイル値を

選定し，HC5 とする．多数の HC5 の推定のために

リサンプリングは多数回行われる（例えば 1 万回 
）．その次にこれらを並べ，50%に相当する数値

を HC5 の最良値とする．2.5%と 95%における推定

値は 95%ブートストラップ信頼限界として用い

られる．物質の作用機作と最も感受性の高い生物

種に関する知見が考慮されていないので，信頼で

きる HC5 の推定には膨大なデータが必要となる． 
 
3.3. 追加生物種試験の現時点での限界 

 追加試験生物種の利用によって有益なデータ

が得られる一方，標準生態毒性試験と比較する方

法には多数の限界がある．それらには次のものが

ある．①解析結果ができる限り代表的なものにな

ることを確実にするためには大量のデータが必

要であること，②試験種の数と分類学的分布

（taxonomic distribution）について意見が分かれて

いること，③試験結果は直接比較できないこと，

④テストガイドラインはわずかな試験生物種に

しか適用できないこと，⑤生物は同一の感受性分

布に属さない可能性がありこれを検定する合意

された方法がないこと，⑥試験生物の生態および

生理が十分にわかっていないため個体群への影

響への外挿を困難にしていること．さらに，多く

の生物種は室内飼育方法がなく，試験生物種を野

外から採取する必要がある．このことは生物の齢

と質は保証できないことを意味する 62)．野外から

採取する生物は，可能ならば類似の毒性的作用機

作をもつ被験物質や有効成分に曝露されていな

い汚染のない場所から採取すべきである．試験生

物によっては年間を通して入手できない場合が

ある．従って，試験設計の際には，試験生物種は，

年間を通して入手できる種にするか，いつでも選

定できるように多種類の試験動物を利用できる

ようにすべきである．ある農薬に曝露される特定

の生物種と生息地の割合を確認するための地理

的情報システム（GIS）の使用も，追加試験種の

特定の支援となる 43)． 
 
 

4. 生物の回復性 

 

 回復性の評価は，藻類や高次植物であるウキク

サ種（Lemna sp）の低次毒性試験に組み込まれる

要素となることが多い．細胞分裂が可逆的に抑制

されるか不可逆的に抑制されるかを確認するた

めに，あらかじめ曝露させた細胞や葉状体を小分

けしたものを農薬のない媒体（media）に置く．

ただし，この原理は，水生の植物，無脊椎動物お

よび魚類にも適用拡大できる．回復試験の例はわ

ずかではあるが，有機リン系農薬とカーバメート

系農薬を含む農薬と，ミジンコ類，ユスリカ類お

よびブユについて報告されている． 
 回復の可能性は，曝露と曝露の間の時間および

検討対象化合物の毒性作用機作によって決まる．

例えば，カーバメート系農薬のユスリカに対する

影響試験では，6 時間以上の回復期間があれば毒

性影響は低減することがわかった．これはおそら

く回復期間におけるアセチルコリンエステラー

ゼの再活性化によるものである．これによりカー

バメート系農薬はアセチルコリンエステラーゼ

の可逆的阻害剤であることが示された．有機リン

系殺虫剤に曝露された生物ではこのような回復

は見られなかったが，これは有機リン系殺虫剤が

不可逆的阻害剤であるためと考えられる 63)． 
 
 

5. 系の回復性 

 

 いったん系が汚染物質によって影響を受ける

と，その系の回復率は，残留汚染物質の持続性並

びにその系やそれに近い系における生物の生態

学的，生理学的および生化学的性質によって決ま

る． 
 系の回復性を予測する方法の 1 つは，化合物の

半減期，初期曝露濃度および種の 5%に有害とな

る濃度に基づいている 65)．単回使用後一年以内に

回復が必要となる場合には，化学物質の半減期は

次の条件を満たすべきである． 
 

T1/2 < ln2／ln{C0／HC5} 
 
T1/2 が年単位で測定される場合，C0 は初期濃度，

HC5 は生物種の 5%に有害となる濃度である．完

全な回復には農薬が消失することが必要だが，条

件によっては消失だけでは不十分であり，生態の

回復は化学物質の消失よりも遅れる可能性があ

る．その遅れは，避難場所へのアクセス性，（そ

の化学物質に対する）耐性をもつ生活段階にある
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その生物の生存性およびコロニーが再形成でき

る無処理区域の存在を含む様々な要素に左右さ

れる．さらに，コロニー再形成能力は生息地の選

択とライフサイクルに依存する． 
 影響を受けた系がコロニーを再形成できるか

否かを決めるためにいくつかの実証実験が提案

されている．これは特に，水域で短い間生息し毒

性のある系から移動し得る，例えば魚類のような

移動可能な生物に関するものである．実験の設計

は，実験のはじめに試験生物を添加し，その後一

定間隔ごとにさらに試験生物を添加していく構

成になっている．類似の方法は高いコロニー再形

成能力をもつ無脊椎動物種に対しても用いるこ

とができ，これはあらかじめ処理された系へ再導

入させその後の生存と能力を監視するというも

のである．例えば，Crane ら 66)はヨコエビに対す

るピリミホスメチルの毒性について調査した．0
日目にビーカーに試験化合物を添加し，24 時間

後，4，8，12 日後にヨコエビに対する毒性を評価

した．死亡率は曝露から時間が経つにつれて概ね

下がった．おそらく農薬の減衰の結果であると思

われる． 
 大きな撹乱（perturbation） の後の個体数の回復

に影響を及ぼす要因は複雑である．1 つの重要な

要因は個々の生物種のライフサイクルである 67)．

水生生物は再生と分散に関する特性の点で多様

である．例えば，連続的に再生する生物種もある

し，一年のうちで断続的に再生する生物種もあ

る．世代時間は数日（ミジンコ等）から数年（ト

ンボ等）と様々である．コロニー再形成能力につ

いても様々であり，多くの水生昆虫には羽をもつ

成虫段階があるが，その他の生物類（甲殻類，軟

体動物等）のコロニー再形成は，より受動的分散

形態（風，水流，鳥による運搬等）に依存してい

る． 
 
 

6. 感受性の高い生育段階に関する試験 

 

 毒性に対する感受性は生物種によって異なる

ことが知られているが，1 つの生物の発達段階に

よっても異なる 68-71)． 標準環境毒性試験は一般

的に最も感受性の高いと思われる生後直後又は

幼若段階に焦点を当てて行われる．しかし，特定

の物質は標準試験では試験されない生育段階に

対して（例えば関連する成分の試験結果やその物

質の作用機作に基づき）より強い毒性を示すこと

が知られている場合には，この生育段階における

追加試験を行い，その結果としてより小さい不確

実係数をリスク評価に導入することが適切にな

ることもある．例えば，特定の毒物に対して成体

の方が幼体よりも高い感受性を示す例がある．ミ

ジンコ類の試験 20 では，クロルピリホスに対す

る感受性は幼体よりも成体の方が高かいことが

示された．この理由の１つとして考えられるの

は，成体は濾過率が高く，餌の摂取とともにより

多くのクロルピリホスを摂取してしまうという

ことである．Berrill ら 72) は 2 週齢のオタマジャ

クシは新しくふ化したオタマジャクシよりもエ

ンドスルファンに対して高い感受性を持つこと

を示した．その理由は，エンドスルファンはふ化

後の筋神経系の発達に影響を及ぼすためである．

異なる種類の化学物質の異なる摂取経路の重要

性と生物の生理の両者を理解することにより生

物種の感受性に関してこれらのタイプによる差

を予測し，試験すべき最適の生育段階を特定する

ことが可能になるかもしれない．生育段階の感受

性試験は，特定の生物種によっては試験方法と培

養方法がないので問題が生じるかもしれない． 
 
 

7. 個体群レベルでの試験 

   

 標準毒性試験は一般的に最も感受性の高い生

育段階で行われるので，個体群への影響を過大評

価する結果になるかもしれない．ライフサイクル

と個体群レベル試験は，水生生物の個体群に対す

る農薬の影響を評価する有用なツールになり得

る．毒物に曝露されたときの個体群の構造は毒性

影響を決める重要な要素となる可能性がある 73)．

自然界における個体群では様々な生育段階が混

在しているが，毒性試験は通常 1 つの発達段階か

ら開始される．従って，毒性影響を評価する際に

は齢・生育段階の構造を考慮することが適切かも

しれない． 
 モデリング的方法および実験的方法はいずれ

も個体群レベルの影響を決めるのに用いられる．

室内試験は植物と無脊椎動物種 9)を用いて行わ

れ，限定された数の生育段階への影響を評価する

単純な試験から，自然界の個体群の動態をシミュ
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レートする複雑な多段階生育試験にまで及ぶ
74-77)．このタイプの試験は，通常，比較的寿命の

短い無脊椎動物，植物および魚類に限定されてお

り，個体を隔離しなければ共食いしやすい生物群

では利用できない．他の魚類を用いた実験は野外

条件下で可能である 78,79)． 
 個体群レベル試験と単純毒性試験から得られ

たデータは，野外の個体群に対する化合物の影響

をモデル化するのに使用できる 80-83)． 個体群モ

デルは，個体の有限集団の動態を時系列的に記述

できるので生態学と漁業経営の中で広範囲に使

用されてきた．これらの方法は，魚類 84,85)と無脊

椎動物 86-89)に対する使用に関してかなり発展して

いる．モデルを用いることによって，室内試験の

結果は様々なシナリオ 9) を評価するために使用

でき，短期間又は長期間の個体群構造の変化を特

定するのに役立つ． 
 個体群モデルの適切な利用は，毒物がどのよう

にその生態に影響を及ぼすかに関する知見のみ

ならず，検討対象の生物種の自然界における成長

に対する理解が必要である．モデルの入力データ

には，生体成長速度，生理的な割合（physiological 
rates），繁殖力，個体群における様々な段階の生

存率，およびこれらが試験物質に対してどのよう

に変化するのか等が含まれる 90)． さらに個体群

密度への影響も重要である． 
  
 
8. 農薬の環境リスク評価における高次室内試験 

 

 高次試験は，一般的に低次評価において許容で

きないリスクが示された場合に実施される．実施

される試験の正確な特性（nature）は，低次試験

の結果，物理的化学的性質，対象成分の環境動態

および使用パターンを含む多くの要因によって

決まる．主な高次試験の種類の概要と，それらの

方法が現行の農薬のリスク評価手法のどこに当

てはまるかについて表 5 に示す．これらの方法に

よる結果は，低次評価を精密化するため次の 3 つ

の試験に用いられる．（1）小さな不確実係数を

使用することの妥当性を示すための試験（種感受

性試験，生物回復試験，個体群レベル試験等），

（2）リスク評価に用いられる影響濃度の増加の

妥当性を示すための試験（修正曝露試験（modified 
exposure studies）等），（3）確率論的な評価を実

施するための試験（種感受性試験等）．複数の方

法の組み合わせ（パルス曝露・消失試験と結合さ

せた個体群試験の利用等）が適切であることもあ

る． 
 高次室内試験法には標準毒性試験やメソコズ

ム試験，野外試験を上回る多くの利点がある．こ

れらの利点には次のものが含まれる．（1）エン

ドポイントと実環境曝露との関係がより深いこ

と，（2）環境動態や曝露に関する「現実的な」

測定値をリスク評価過程に組み込む余地を提供

すること，（3）環境への実際の影響を予測する

際により高い信頼性を与えるはずであること，

（4）死亡，成長，行動等の特定のエンドポイン

トに対する影響を決定するための設計ができる

こと，（5）リスクにさらされる可能性のある生

物種をより明確に特定するため，また複数生物種

試験の役に立てるために利用することが可能で

あること，（6）試験結果が観察された影響（作

用機作，作用特性等）を説明するのに役立つ可能

性があること，（7）回復性が個体と個体群の両

者について評価できること，（8）複数種試験の

ようなデータの解釈に伴う複雑さがないこと，

（9）メソコズム試験と比較して，季節にそれほ

ど依存せずに実施でき，試験生物種を通常は入手

しやすく，かつ試験系をコントロールしやすいこ

と，（10）亜致死影響を明らかにできること． 
 しかしこれらの方法にも次のような限界があ

る．（1）生物種間の相互作用に関する情報を得

ることができないこと，（2）標準単一生物種試

験よりも結果の解釈と比較が難しいこと，（3）
標準単一生物種試験よりもコストがかかるかも

しれないこと，（4）標準化された高次手法がま

だないこと，（5）入手可能な生物種の質が常に

保証されているわけではないこと．さらに，異な

った試験設計とその結果との関係に関して現在

多くの議論と意見の不一致が存在する．多くの不

一致が存在する例として次のものが挙げられる．

（1）追加生物種を用いて試験されるべき生物種

の数について推奨されているのは 10 未満から

30-40 までと広範であること，（2）確率論的リス

ク評価に用いため選定される有害濃度レベルが

5-10%となっていること，（3）許容できる回復期

間が異なっていること． 
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表 5. 高次毒性試験方法 
試験の種類 試験の目的 可能な試験設計 データ解析 出力 長所/短所

時間・事象分析
標準試験期間よりも短期間
での農薬曝露による毒性
影響の評価

標準毒性試験のデータを使
用

想定される曝露期間と
時間・事象データを比
較

曝露期間が影響発現
期間よりも短い場合は
推定影響値を低減

より現実に近い生態毒性評価

「潜伏期間」に対応せず（すなわち初期曝露によりもたらされ
る影響のみ）

標準試験中での観察数では不十分となる可能性

推定影響値を低減する方法のガイダンスなし

短期間曝露試験
短期曝露による農薬の毒
性影響の評価

野外で想定される曝露期間
により試験を実施

標準毒性試験につい
て統計的手法を使用

リスク判定に用いる影
響測定値の改定

より現実に近い曝露評価

遅発性影響は考慮せず

パルス曝露試験
野外で生じ得るパルス曝露
条件のシミュレート

必要に応じて、半止水系又
は流水系

標準毒性試験につい
て統計的手法・トキシ
コキネティクモデルを
使用

リスク判定に用いる影
響測定値の改定

より現実に近い曝露評価

生物の回復性を考慮可

多数の変動要因（パルスの継続時間、パルス間の時間、生物
回復性）により影響されるので結果の解釈が困難

消失試験
消失過程が毒性に及ぼす
影響の評価

通常は底質/水系を用いて実

施。光分解（照明を用いた試
験）、加水分解（流水系では
なく止水系による試験）及び
揮発による影響を評価するた
めの試験も実施可

標準毒性試験につい
て統計的手法を使用

リスク判定に用いる
影響測定方法の改定

より現実に近い曝露評価

代謝物の影響を考慮可

試験基質（matrices）の選定に関するガイドラインなし

すべての生物種に適しているわけではない（藻類等）

光分解性と揮発性を評価する方法なし

自然の基質を用い
た試験

自然条件下と室内系での
生物利用可能性の差の説
明

野外から採取した水試料を
用いた毒性試験の実施

標準毒性試験につい
て統計的手法を使用

リスク判定に用いる影
響測定値の改定

自然条件下における生物利用可能性の評価

試験基質の選定に関するガイダンスなし

感受性が高い生育
段階への影響

特定の生育段階が高感受
性か否かの決定

多数の生物種に対して広範
な方法が利用可

標準毒性試験につい
て統計的手法を使用

高感受性の生育段階に
対する毒性
→不確実係数の低減
可

不確実係数の低減

個体群試験
長期間にわたって特定生
物種の個体群に対して試
験を実施

実験的方法とモデリング的方
法が利用可

結果を解釈するために
個体群モデリング手法
を使用

より生態学的な関連性
が高い影響評価
→不確実係数の低減
可

回復性の効果を含む（耐性のある生物種の選定を含む）

生態をより代表した試験となる可能性

回復性試験
農薬曝露後の個体群の回
復性の決定

農薬に曝露させた生物を清
浄な媒体に移し回復時間を
決定

生物が回復するのに必
要な時間の評価

魚類では実施困難

許容可能な回復期間についての意見の不一致

高感受性生物種の特定

標準生物種よりも高い妥当性

毒性曝露比の精密化

確率論的リスク評価が可能

必要な試験生物種数に関する意見の不一致

用いられる不確実係数に関するガイダンスなし

個体群の保護に関する許容水準に関するガイダンスなし

追加生物種の標準試験法なし

野外から試験生物を採取する必要あり

追加生物種の試験

不確実係数の低減

又は

生物種の感受性分布の作
成

広範な生物グループから多
数の追加生物種（8種類で十

分）を選定し試験

又は

作用機作が特定のグループ
に対して影響を示す化合物
についてはそのグループの
生物種について試験

又は

魚類が高感受性生物の場合
は追加試験は5種類で可

不確実係数を一桁ま
で低減

又は

種の感受性分布を得
るために統計的手法
を使用

毒性曝露比（TER)や有

害な濃度（HCx）の改定
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9. 結論 

 

室内高次試験は，標準毒性試験と野外・半野外試

験の中間に位置付けられる有用な試験となって

いる．このレビューでは，利用できる広範囲の高

次試験が存在することとその試験方法の重要な

部分の多く（すべてではないが）は現在作成中で

あることを明らかにした．融通の利くガイドライ

ンが作成される必要がある．ただし，融通が利き

すぎて異なる試験施設で得られた結果の比較が

できなくなってはならない．今後 5 年間で，試験

の方法論の発展面およびデータ解析とリスク評

価の支援となるモデルの利用面で著しい進展が

みられるだろう． 

高次室内試験法に伴う最大の制約は妥当性検

証に関することである．標準室内試験，高次室内

試験およびメソコズム試験により得られたデー

タとリスク評価結果を比較するという一貫性が

あり体系的な方法によって，これらの方法の妥当

性検証を行う必要がある．それによって，標準試

験およびメソコズム試験と比較した室内高次試

験の利点と限界に関する評価が可能になるであ

ろう． 
 生物種に対する化学物質の生態毒性に関する

データセットは，化合物の作用機作に関する情報

に基づきさらに検討すべきである．試験生物の選

定に当たって，特定の作用機作に対して感受性の

高い生物種のリストを作成することは極めて有

益であろう．生物種の感受性分析を支援するため

に利用できる多くの試験法が北米で開発されて

おり，また他の地域では登録申請の際に追加試験

が要求されることもある．生物種の感受性分布か

ら個体群への影響を評価する現在の方法は，すべ

ての生物種が同等に重要であることを前提とし

ている．これは明らかに事実とは異なっており，

水生生態系において重要な生物種の特定につい

て検討すべきである．それらの生物種には，経済

的に重要な生物，キーストーン種又は特定の水系

における美的観点から重要な生物種が含まれる． 
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