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4. SSDの活用～発展編～ 

 

 

4.1. SSD のためのデータ数と生物種 

 SSD 解析に必要な最小データ数 

SSD 解析に必要なデータ数 (種数) は各国のガイドライン等によって若干異なり、オランダ

では 4 種類以上、デンマークとオーストラリアと OECD では 5 種類以上、米国では 8 種以

上、EU では 5～10 種類以上となっている（詳細は 1.4 節参照）。TenBrook et al.（2009a）

は、各国の SSD 解析手法を比較検討し、対数正規分布を仮定した SSD 解析には 5 種以上

のデータが必要と結論付けている。また、Okkerman et al.（1991）は、SSD 解析には 7

種以上のデータが理想ではあるが、費用対効果を考慮すれば 5 種以上でも十分であると述

べている。さらに、Aldenberg and Slob（1993）が行った解析によると、SSD の信頼区

間の幅は n=2 から 5 に増えるにつれて大幅に狭くなるが、5 以上では大きく狭くならない。

そして、米国で除草剤の登録で要求される 5 種の一次生産者（4 種の藻類＋ウキクサ）のデ

ータを用いると、一次生産者群集の代表性の高い HC5 を推定することができる（Thursby 

et al. 2011）。これらの議論をまとめると、5 種のデータを用いた SSD はおおよそ妥当で

あることが支持されている。 

 農薬の場合は前述のように、感受性の高い分類群のデータで解析する必要がある。すな

わち、殺虫剤の場合は節足動物で 5 種以上、除草剤の場合は藻類で 5 種以上の毒性データ

が必要となる。殺菌剤の場合は分類群と感受性の関係が明確ではないため、全ての水生生

物で 5 種類以上のデータが必要とみなす。 

 

 殺虫剤の SSD 解析のための節足動物種 

農林水産省の試験ガイドライン（農林水産省 2000）では、水生節足動物についてはオオミ

ジンコを始め、ヨコエビ、ヌカエビ、ユスリカ幼虫を用いた室内急性毒性試験のガイドラ

インがある。また、農業環境技術研究所では水生昆虫のコガタシマトビケラを用いた毒性

試験のマニュアル（農業環境技術研究所 2008）を作成し、殺虫剤に対する感受性のデータ

を蓄積している。したがって、この 5 種の水生節足動物については、信頼性の高いデータ

を幅広い農薬について揃えることができる状態にある。ここでは、この 5 種のセットを

Insecticide（殺虫剤）-arthropod（節足動物）-5 species（5 種）から「Ipod-5」と呼ぶ。

本章では SSD 活用法の発展編として、SSD 解析に必要な最小データセットについての解

説を殺虫剤と除草剤について別々に行い、データがそれに満たない場合の SSD 推定方法、

SSD を用いた複数の農薬による累積リスクの評価方法、生態リスク評価結果を適切に解

釈するための考え方等について解説する。 
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また、SSD の解析に当たっては最低限感受性の高い群（殺虫剤であれば節足動物）におい

て 5 種類以上の毒性値が必要と判断した。そこで、殺虫剤の SSD 解析に際し、この Ipod-5

のデータを用いて推定した SSD を標準 SSD とすることができないかを検討した。 

 

 

図 25. Ipod-5 の写真。オオミジンコ Daphnia magna (a)、コガタシマトビケラ

Cheumatopsyche brevilineata (b)、ヨコエビ Hyalella azteca (c)、ヌカエ

ビ Paratya improvisa (d)、セスジユスリカ Chironomus yoshimatsui (e)。 

 

 3.3.節において解析した殺虫剤の SSD の中で、節足動物で十分な数（10 属以上）のデー

タが揃っており、なおかつ Ipod-5 のデータが揃っている BPMC、MEP、MPP、PAP、ダ

イアジノン、フィプロニル、エトフェンプロックス、カルタップ、イミダクロプリド、ジ

フルベンズロン、クロラントラニリプロールの 11 剤を検討対象とした（Nagai 2016）。

得られた全ての節足動物のデータを用いて推定した SSD（これを真の SSD と仮定する）と、

Ipod-5 のデータのみを用いて推定した SSD とを比較することで、Ipod-5 の SSD の妥当性

を検証した。殺虫剤の系統毎に SSD の比較を行った結果、Ipod-5 のデータを用いて推定し

た SSD と全データを用いて推定した SSD はその形状に大きな差はなかった（図 26）。信

頼区間の幅はデータ数に依存するため、5 種のデータのみではその幅は広くなるが SSD の

形状（位置と傾き）そのものはおおむね一致していた。 

 さらに、Ipod-5 と全毒性データから計算された HC5 と HC50 の値をそれぞれ比較した

結果を図 27 に示す。これらの値も、Ipod-5 のデータを用いた場合と全データを用いた場

合とでは大きな差は無かった。よって、Ipod-5 の毒性値を用いた SSD はおおむね妥当であ

ることが検証された。ただし、ジフルベンズロンの HC5 についてのみ、両者の値は大きく

異なっていた。ジフルベンズロンはキチン生合成阻害作用を持ち、甲殻類や水生昆虫の中

でも生活史の長い種に対しては、個体の成長や脱皮頻度が低いため 48 時間の急性毒性試験
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では毒性が現れない。これは種の選定の問題というよりも試験法の問題である。よって昆

虫成長制御剤の影響評価においては、現状の急性毒性試験法の改良が必要となる。 

 

 

 

図 26. 全節足動物のデータを用いた SSD と標準 5 種のデータを用いた SSD の比較 
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図 27. Ipod-5 による SSD による HC5 と HC50 の妥当性。実線は 1:1、点線は

1:10、10:1 の関係を示す。 

 

 除草剤の SSD 解析のための藻類種 

河川は水田から灌漑用水を通じて農薬が流入するため、水稲作付期間において様々な農薬、

特に除草剤が河川水中から比較的高濃度・高頻度で検出される（例えば Iwafune et al. 

2010）。除草剤は植物に対して毒性が強く、河川に生息する藻類として優占する珪藻等の

付着藻類に対する影響に注目する必要がある。一方、試験に使用する藻類株については、

分類学的な代表性、入手の容易さ、人工培地での培養の容易さ、増殖の早さと安定性、カ

ウントの容易さ、化学物質に対する感受性、などを考慮する必要がある（Freemark et al. 

1990）。藻類に対する影響はこれまでほとんどの場合、単一の標準試験生物種（緑藻の

Pseudokirchneriella subcapitata、旧名 Selenastrum capricornutum）を用いて行われて

きた。この藻類は、ノルウェー原産の浮遊性のプランクトン種であり、培養が容易で増殖

が速く、化学物質に対する感受性も高いため、世界中で標準試験種として毒性試験に使用

されてきた。データが蓄積されるに伴い、比較に便利という理由でますます使用されるよ

うになった。このため、河川付着藻類についての毒性データはあまり蓄積が無い。ところ

がこの種はそもそも日本には生息せず、浮遊性の種であるため河川にも生息しない。また、

原産地の湖沼においても優占種になることは稀のようである。よって、上記のような試験

への適合性のみならず、生態学的な重要性も考慮して試験生物種を選定する必要がある。 

 そこで、Nagai et al.（2013）は、河川付着藻類の試験生物種について、生態学的重要性

を考慮して 5 種類を選定した。生態学的重要性については、(1)日本の河川生態系に幅広く

分布しよく観察されるもの；(2)幅広い分類群（珪藻、緑藻、シアノバクテリアなど）をカ

バーし、現実的な種構成（珪藻が優占）を反映すること；(3)好清水性種や好汚濁性種など、

様々な環境条件をそれぞれ好む種を含むこと、を考慮した。日本における珪藻の調査結果
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などから、緑藻 1 種（Desmodesmus sp.）、珪藻３種（Achnanthidium sp.、Nitzschia sp.、

Navicula sp.）、シアノバクテリア 1 種（Pseudanabaena sp.）を、河川付着藻類の代表

として選定した（図 28）。さらに Nagai et al.（2013）は、この付着藻類 5 種を効率よく

同時に試験するための簡便な試験方法も開発した。これは、培養チャンバーとしてガラス

製のフラスコの代わりに 96 穴マイクロプレートを使用し、各ウェルの底面に藻類を付着さ

せて培養を行い、蛍光マイクロプレートリーダーを用いて藻類バイオマスの測定を底面に

付着させたままで行う方法である。試験方法の詳細なマニュアルが（独）農業環境技術研

究所より公表されている（農業環境技術研究所 2014）。この 5 種同時毒性試験を行うこ

とで、効率よく SSD 解析のためのデータを得ることが可能である。ここでは、この 5 種の

セットを Periphyton（付着藻類）-5 species（5 種）から、「Peri-5」と呼ぶ。Peri-5 のデ

ータを用いた SSD の妥当性の検証は今後の課題である。 

 

 

図 28. Peri-5 の顕微鏡写真（写真 a と b の出典：国立環境研究所）。緑藻 D. 

subspicatus NIES-798 株（a）、シアノバクテリア P. galeata NIES-512

株（b）、珪藻 A. minutissimum NIES-71 株（c）、珪藻 N. pelliculosa 

UTEX-B673 株（d）、珪藻 N. palea NIES-487 株（e）。 

 

 殺菌剤の SSD 解析のための生物種 

殺菌剤については、藻類、節足動物、魚類で明確な感受性差は見られない。そこで、魚類、

ミジンコ、緑藻に加えて何かしらの 2 種のデータが加われば解析可能となる。ただし、殺

菌剤は菌類をターゲットとした農薬だが、水生菌類を用いた毒性試験はこれまでほとんど

報告がない。水生菌類のデータが加わると SSD の形状は大きく変化する可能性がある。と

ころが、水生菌類については代表的な標準試験生物種やその試験法も未確立である。 

 水生菌類は、水圏生態系における分解者として重要な役割を果たしている。従来は、菌

類は分解性や炭素・窒素循環等の系全体としての生態系機能のみが注目され、どの種がど
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のような働きをしているかということはブラックボックスとして扱われてきた。ところが、

近年になり、個別の水生菌類種の役割が徐々に明らかにされてきている。たとえば、ある

種のツボカビが珪藻に寄生し、そのツボカビが放出する遊走子がミジンコの良い餌となっ

ていることが発見され、これは従来の生食連鎖（例えば藻類→ミジンコ→魚類）に対して

マイコループと呼ばれている（鏡味 2008）。つまり、食物連鎖上においても水生菌類は重

要な役割を果たしている。よって、まずは研究レベルでの試験生物種の選定や試験法の開

発が必要である。 

 

 HC5 と最小値はどちらが良いか？ 

多種類の毒性データセットがある際に、HC5 を無影響濃度とすることは 5%の種への影響

を容認あるいは無視するものであるため適切ではなく、得られた毒性値の最小値を使うこ

とが望ましい、という議論が出されることがある。これは SSD に関する誤解の一つである。

最小値を採用するという考えは「試験した種の中に、生態系で最も感受性の高い種が存在

する」という仮定に基づかなければならない。一方、SSD は「試験した種以外にもっと感

受性の高い種が生態系の中にはいるはず」という仮定に基づく。こちらの方がより安全側

の仮定である。例えば、5 種の毒性値の最小値は 20 パーセンタイルに相当し、5 種の選択

が完全に生態系からのランダムサンプリングであったとすると、試験した 5 種以上に感受

性の高い種が存在する確率は 20%となってしまう。SSD を用いることで、たった 5 種のデ

ータからでもほとんどの生物種を保護できる濃度を推定することが可能となる。 

 ここでは、HC5 と毒性値の最小値はどちらが安全側か？という検証を試みる。まず、あ

る架空の農薬の SSD が、対数平均 4.0、対数標準偏差 2.0 の対数正規分布であったとする。

この対数正規分布から、5 種の EC50 値をランダムサンプリングし、そのデータから改め

て SSD を解析して HC5 を計算する。同時に 5 種の EC50 の最小値と、HC5/最小値を計

算する。以上の計算を 10000 回繰り返し、HC5、最小値、HC5/最小値のそれぞれの分布

を求めた（図 29）。5 種の毒性データから計算した HC5 は 5 種のデータの最小値よりも

分布の山が低濃度側に位置していることがわかる。また、HC5/最小値は中央値で 0.3 程度、

その分布は大部分が 1.0 よりも低い方に位置し、90%以上の確率で HC5 の方が低くなるこ

とを示している。最小値の方が安全側になるためには大体 20 種程度の毒性値を得ることが

必要となり、多大な労力とコストが必要となるだろう。また、上記の場合において、5 種の

毒性値の最小値は何%の種への影響を意味するかも計算した（図 29）。10000 回の試算の

うち、中央値で 11%、5～95 パーセンタイル値が 4.7～21%であった。最小値の使用は見

かけ上安全側に立った評価であると思われるが、実際には 10%程度の種へ影響が出るとい

う意味となり、HC5 の使用の方がより安全側である。 
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図 29. 5 種の毒性データによる HC5 と最小毒性値の比較 

 

4.2. データが少ない場合の SSD 推定方法 

前節で SSD 解析のための標準的なデータセットを提案したが、それでも 5 種以上のデータ

が得られる農薬は限定されてしまい、それ以外の多くの農薬ではデータ不足のため SSD の

活用ができなくなってしまう。一方で、農薬の作用機作の情報を利用した SSD 推定法が報

告されている。Vaal et al.（1997）は、多くの化学物質の SSD の解析を行い，作用機作に

よって傾きが異なる傾向があることを示している。また、Sala et al.（2012）は、有機リ

ン系殺虫剤を対象例として、以下の二つの仮定に基づいて SSD を推定する手法を提案し

た：同じ作用機作間の物質同士では、(1)SSD の傾き（対数標準偏差）は平行である；(2)

種間の感受性の順序は同じである。この仮定に基づけば、同じ作用機作の農薬で SSD が構

築されていれば、一種類の標準種の毒性データのみから SSD を外挿推定することが可能と

なる（図 30）。 
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図 30. 同じ作用機作間での SSD 外挿推定の概念図。同じ作用機作の薬剤間では SSD

の分散は同じと仮定して、データがそろっている剤から標準種 EC50 値の差だ

け分布を平行移動させる。 

 

 3.3.節で解析した水稲用農薬の SSD 解析結果（表 6）を見ると、SSD の傾きが作用機作

に特徴的であることを示唆している。そして、Nagai and Taya（2015）は種々の除草剤の

SSD 解析結果から、SSD パラメータである対数平均値（ln Mean）と緑藻の EC50 の対数

値が作用機作毎にことなる直線関係にあることを明らかにし、さらに作用機作毎に対数標

準偏差（ln SD）の平均値を計算して、SSD の推定方法を開発した（表 9）。なお、作用機

作は Herbicide Resistance Action Committee の分類によって判断できる。また、この推

定法の検証として、推定法の開発に用いたデータとは別の毒性データセットを用いて、推

定した SSD と実際の SSD を比較した結果、概ね同様の結果が得られたことが確認されて

いる（Nagai and Taya 2015）。 

 

表 9. 除草剤の作用機作毎の SSD 推定方法。ln Mean は標準緑藻の EC50 の対数

値を用いて計算し、ln SD は作用機作毎の固定値を用いる。 

 

 

 これまでに、上記の推定方法を支持する研究結果は複数報告されている。Chevre et al.

（2006）は、作用機作が同じである除草剤の SSD の傾きは等しいという仮説の妥当性の検

作用機作 n ln Meanの推定式 ln SD

B 22 0.42×(ln EC50) + 4.15 3.79

C1, C2, C3 19 0.78×(ln EC50) + 1.58 1.11

E 8 1.15×(ln EC50) + 0.82 1.64

K1 6 0.92×(ln EC50) + 0.83 1.00

K3 7 0.14×(ln EC50) + 4.65 3.11

N 6 0.41×(ln EC50) + 4.90 1.50

O 6 0.66×(ln EC50) + 1.88 1.35

その他（A, D, F2, F3, G, I, L, Z） 18 0.94×(ln EC50) + 0.76 1.51
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証を試みた。トリアジン系とフェニルウレア系（共に光化学系 II 阻害剤）の計 11 種の除草

剤の SSD を解析し、それぞれの剤毎のデータで設定した SSD の傾きと、11 種の除草剤の

全ての毒性データを用いて設定した一つの共通の SSD の傾きが同じである、という帰無仮

説は 11 種の内 7 種の除草剤で棄却されなかった。結論としては、この仮説の妥当性を明確

に検証するにはデータが不足であることを示している。また、二つの生物種における EC50

などの毒性値の対数値が直線的な関係を示すことは一般的に知られており、二種の毒性値

の関係は農薬の作用機作毎に異なる直線関係となる（Tremolada et al. 2004）。すなわち、

種間の毒性値の関係は作用機作毎に分類することでより精密になることが示唆される。さ

らに、同様の仮定を用いた SSD の推定方法として 2.2.節で紹介した ICE がある。これは二

種間の毒性値の直線関係を用いて一つの生物種の毒性値から別の複数種の毒性値を予測し、

SSD を推定する方法である。この中で、特別な作用機作を持たない複数の一般化学物質に

おいて、SSD における生物の感受性の順位はおおむね保存されることが確認されている。

以上のことから、外挿推定における仮定についてはさらなる科学的な検証が必要ではある

ものの、おおむね支持する情報は複数得られている状況である。 

 

4.3. 複合影響の計算方法 

 概念 

SSD を用いて複数の農薬による複合影響を計算することも可能である。単独の生物種を対

象とした複合影響評価の手法は従来から発達してきている。複合影響を予測するモデルと

して主なものに Concentration Additive モデル（CA モデル）と、Independent Action

モデル（IA モデル）がある。CA モデルは毒性で重み付けした濃度をそれぞれ加算してい

く方法であり、例えばダイオキシン類の毒性等量（Toxic Equivalent, TEQ）を計算する方

法と同様である。このモデルは作用機作が同様の物質間で用いられる。IA モデルは、毒性

の発現が完全に独立に起こる（Response additive モデルとも呼ばれる）という仮定の下で、

確率を乗算していく方法であり、作用機作が異なる物質間で用いられる。両者ともに、そ

れぞれの物質の濃度反応関係から累積影響率を計算することが可能である（図 31 上段）。

これらのモデルについては多くの実験的な検証が行われている。 

 これらのモデルは SSD（多種系）の場合においても同様に適用することができる（de 

Zwart and Posthuma 2005）。それぞれの物質の SSD を濃度反応関係と見なし、CA モデ

ルや IA モデルを適用することで、複数物質によって影響を受ける種の割合（multi 

substance potentially affected fraction, msPAF）を計算することができる（図 31 下段）。

これを複数物質による累積リスクとみなす。これまでに、オランダの農業用水路で 261 農

薬の累積リスクを評価し、水路の生物調査のデータと比較した研究例が報告されている（de 

Zwart 2005）。この結果では、msPAF が 10%以上の地点で生物の種組成が変化した。た

だし、msPAF の直接的な検証データは得られていないため、今後の重要な課題となる。 

 



4. SSDの活用～発展編～  

 

66 【技術マニュアル】農薬の生態リスク評価のための種の感受性分布解析 

 

 

図 31. 複合影響評価の概念 

 

 計算方法 

CA モデル、IA モデル、CA-IA 混合モデルの計算方法を解説する。 

 CA モデルでは毒性で重み付けした濃度（Toxic Unit, TU）の計算が核となる： 

TU = 濃度/毒性(EC50) 

農薬 A と農薬 B の複合影響の計算は： 

TUmixture = TUA + TUB = [農薬 A]/EC50A + [農薬 B]/EC50B 

となり、ロジスティック式による濃度反応関係を仮定する場合は： 

影響率 mixture = 
1

1 + TUmixture
fb 

と計算される。ここで fb 値は、農薬 A と農薬 B のそれぞれ個別の濃度反応関係式から得ら

れる傾きの平均値である。CA モデルでは本来、濃度反応関係の傾きが等しいということが

前提となっている。しかしながら、実際には傾きが若干異なるため、平均値をとって調整

する。傾きが大きく異なる場合には作用機作が異なることが示唆されるため、CA モデルで

はなく IA モデルの適用が望ましいとされる（de Zwart and Posthuma 2005）。 

 IA モデルでは、影響は完全に独立に起こると仮定して確率をかけ算する（相乗効果とは

異なる）。農薬 A と農薬 B の複合影響は、まずそれぞれ独立に濃度反応関係から影響率の

計算を行い、最後に以下の式で計算する： 

影響率 mixture = 1 − ∏(1 − 影響率) = 1 − [1 − 影響率 A]×[1 − 影響率 B] 
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 多種類の農薬が混合している系で、同じ作用機作同士のものと異なる作用機作のものが

混在している場合には、CA-IA 混合モデルを用いる。図 32 は 6 つの農薬の混合下を想定

し、農薬 a, b, c が作用機作 1、農薬 d, e が作用機作 2、農薬 f が作用機作 3 の場合の累積

リスクの計算の概念図である。まず、作用機作 1 の農薬 a, b, c の累積リスク（PAFMoA1）

を、それぞれの SSD から CA モデルで計算する。次に、作用機作 2 の農薬 d, e の PAFMoA2

を、それぞれの SSD から CA モデルで計算する。最後に、PAFMoA1、PAFMoA2 と農薬 f の

単独の影響率 PAFMOA3 から、IA モデルによって msPAF を計算する。このように、混合物

質数がいくつであっても同様の方法で計算することが可能である。 

 

 

図 32. CA-IA 混合モデルによる累積リスクの計算 

 

 ファンネル仮説（Funnel Hypothesis） 

複合影響といえば、加算的以上の影響をもたらす相乗効果、もしくは互いに毒性を打ち消

し合って加算的以下の影響になってしまう拮抗効果が想定される。CA モデルや IA モデル

は、基本的に「複合影響は加算的である」という仮定をとっている。この仮定の下での複

合影響の予測は妥当なのだろうか。当然、実際の化学物質の複合影響では相乗や拮抗効果

が起こりうるが、ここではファンネル仮説という考え方を紹介する。ファンネル仮説とは、

Warne and Hawker（1995）によって提唱された、複合影響に関する概念である（図 33）。

混合の物質数が少ない場合、加算的モデルによる予測からの解離が大きい（相乗もしくは

拮抗）ケースが多数出てくる（図 33 の左側）が、混合物質数が増えるにつれて、個々の組

み合わせでは相乗や拮抗効果が起こるが、その組み合わせが多いためにそれらが互いに相

殺されて、見かけ上加算的に近づいていく（図 33 右側）。この図 33 のグラフが漏斗状に

見えるためファンネル仮説と名付けられた。 
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図 33. ファンネル仮説の概念図 

 

 毒性学的に興味を持たれるのは、高濃度 2 種類の混合系で相乗あるいは拮抗効果を見い

だし、そのメカニズムを探る研究である。しかしながら生態リスク評価で重要となるのは、

むしろ実際の野外環境で見られる低濃度多種類混合下での累積影響である。このような場

合、相乗や拮抗効果を重要視するよりも、全てファンネル仮説の下で加算的に計算できる

方が効率的かつ実用的である。 

 生物 1 種系の場合においては、このファンネル仮説を支持する実験結果はこれまで多数

得られている。例えば Faust et al.（2001）では、藻類を用いた毒性試験において、18 種

類のトリアジン系除草剤を阻害率 1%の各濃度で混合したところ、47%の阻害率が見られた。

CA モデルによる予測では 44%、IA モデルによる予測では 17%であり、作用機作が同じ場

合の CA モデルの有効性が示された。さらに Faust et al.（2003）では、同じく藻類を用い

た毒性試験において、16 種類の作用機作の異なる薬剤を阻害率 1%の各濃度で混合したと

ころ、18%の阻害率が見られた。CA モデルによる予測では 75%、IA モデルによる予測で

は 15%であり、作用機作が異なる場合の IA モデルの有効性が示された。このように、低濃

度多種類の混合系では、一つ一つの組み合わせでは相乗や拮抗効果が起こっても、全体と

してはそれらが相殺されて加算的に見える。しかしながら、SSD を用いた多種系において

は、実験的にファンネル仮説を検証した研究例は現時点では報告されていない。この検証

のための研究が今後必要となってくる。 

4.4. SSD を用いた生態リスク評価の高度な活用 

SSD 解析の活用により、簡便に定量的なリスクの比較が可能となる。これにより、「農薬

の使用量を減らす」、「より低毒性の農薬に切り替える」、「農薬の流出防止対策をとる」

などの管理対策を行った場合のリスク低減効果を事前に定量的に評価して、効率的な管理

対策を選択できるようになる。例えば現在の環境保全型農業においては、農薬使用量（農
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薬成分使用回数）の低減が優先的に行われているが、使用する農薬の種類毎にそれぞれリ

スクの大きさは異なり、また同じ農薬であっても使用方法や流出防止対策などによりリス

クは変化する。よって、農薬の使用回数を減らす努力がそのままリスクの低減に貢献する

とは限らない。「減らすべきは農薬ではなく農薬使用に伴うリスクである」という原則に

立ち、農薬を削減する前後のリスクの大きさを定量的に比較することでリスクの低減効果

が明確になり、環境保全効果をよりアピールしやすくなる。また、やみくもに農薬を減ら

して生産効率を下げるよりも、低リスクの農薬に切り替えて流出防止対策を徹底すること

でリスクを下げることができ、農業生産の安定化と環境保全対策とが両立する方向を探る

ことができる。 

 例えば、慣行栽培に対して農薬使用回数を半減させた特別栽培の防除体系があるが、慣

行の防除体系に比べて生態リスクがどの程度減ったのかは明示することができない。そこ

で、各防除体系で使用する農薬の SSD と PEC を解析し、CA-IA 混合モデルにて累積リス

クを計算することにより、防除体系毎のリスクの大きさを定量的に比較することが可能と

なる。ただし、一つの防除体系では、複数の殺虫剤、殺菌剤、除草剤が使用され、それぞ

れに感受性の高い分類群が異なるため、リスクの計算方法もさらに改良する必要がある（図 

34）。 

 まず、水圏生態系を一次生産者（藻類）、一次消費者（節足動物）、二次消費者（魚類）

の 3 つに大きく分類する。そして、殺虫剤（図 34a）は節足動物、除草剤（図 34c）は一

次生産者に対して毒性が強いため、それぞれに対応した SSD を解析する。殺菌剤（図 34b）

は全ての水生生物をひとまとめにして一つの SSD を解析する。農薬の種類が多いため、全

ての農薬で SSD 解析に必要なデータが揃わない場合も想定される。この場合は 4.2.節で紹

介した推定法を用いて外挿推定を行う。次に、各農薬の PEC（a～c）から、PAF（a～c）

を計算する。殺菌剤と除草剤の SSD から藻類の msPAF を、殺虫剤と殺菌剤の SSD から節

足動物の msPAF を、殺菌剤の SSD から魚類の msPAF を、それぞれ 4.3.節で紹介した手

法を用いて計算する。最後に、3 つの msPAF の平均値を計算して、これを水圏生態系全体

における影響を受ける種の割合（Overall PAF）とする（de Zwart and Posthuma 2005）。 

 曝露側で固定値を使用せずに、3.6.節で紹介したような分布を考慮する場合でも同様の計

算が可能である。モンテカルロシミュレーションにより複数の PEC を得た後、試行回数毎

に Overall PAF を計算する。10000 回の試行計算を行えば、10000 個の Overall PAF が

得られる。各 Overall PAF に対応する超過確率を図 22 右のグラフと同様に示す。このと

き横軸が Overall PAF となり、同様に EPAF（Expected Overall PAF）を計算することが

できる。 



4. SSDの活用～発展編～  

 

70 【技術マニュアル】農薬の生態リスク評価のための種の感受性分布解析 

 

 

図 34. Overall PAF の計算方法の概念図 

 

 ここで注意するべき点として、この解析では農薬の使用時期の相違や河川水中の濃度変

化など、時系列の変化は一切考慮していないことが挙げられる。すなわち、全ての農薬が

一斉にまかれ、そのピーク濃度時における急性毒性の積み上げのみでリスクを評価してい

る、ということになる。この前提が実態と大きく異なる点ではあるが、防除体系毎の生態

リスクを同じ前提で計算して、相対的に比較するという目的においては十分に実用的と考

えられる。一方で、絶対値の過度な意味付けには十分に注意する必要がある。 

 また、Overall PAF を計算する際に、3 つの分類群の msPAF の平均値を計算するが、藻

類と節足動物、魚類それぞれの「影響を受ける種の割合」を等価に扱ってもよいのか？と

いう疑問も当然出てくるだろう。これにはいくつかの考え方があるものの完全な正答は無

い。ここでは、一次生産者（藻類）、一次消費者（節足動物）、高次消費者（魚類）の 3

グループのうちどれが欠けても生態系は成り立たないという前提に立ち、それぞれが同じ

価値を持っているという考え方の下でリスクを平均化する手法を採用している。Duboudin 

et al.（2004）は、このような考え方を整理し、Biblio Approach、Equi Approach、Enviro 

Approach の 3 つに分類した。Biblio Approach はデータ数（すなわち文献数）に応じて重

み付けして平均化する方法、Equi Approach は上記で採用した 3 つの分類群を等価と見な

して平均化する方法、Enviro Approach は実際の野外環境における種数に応じて重み付け

して平均化する方法である。そして、魚類が 10%、脊椎動物が 26%、藻類が 64%という種

数の割合が示されている。リスク指標である「影響を受ける種の割合」の意味を考慮する

と、Environ Approach が妥当とも考えられる。ところが、この方法で計算するとほとんど

藻類の影響のみで Overall PAF が決まってしまう結果となり、これも生態系の実態を適切
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に反映しているとは言い難いだろう。まだこの部分の知見は不足しているものの、現時点

で得られる情報をまとめる限りでは、当面 Equi Approach を使用することが望ましいと考

えられる。 

 

4.5. 野外生態系における SSD の検証 

影響を受ける種の割合（PAF）の生態学的な意味付けについては現時点では不明確である。

すなわち、例えば 10%の種に影響が出た場合に生態系はどうなるのか？といった問いには

現時点では明確な答えを出すことはできない。本技術資料では、メソコスム試験との比較

によってある程度の対比が可能になることを示した。例えば、PAF が 5%以下の場合には生

態系への影響は検出できないくらいに低く、50%以下の場合には一時的に影響が見られる

もののその後回復が見られる、などの大まかな判断ができる。しかしながら、実際の野外

生態系への影響との対比はなされていない。PAF の値と実際の生態系の応答との関係を築

くことは今後の重要な課題となるであろう。ただし、実際の野外生物群集は農薬に加えて

様々な要因によって影響を受けるマルチストレスの世界であり、農薬の影響はその中のわ

ずかな部分でしかない。また、対照区の設定が難しいこともあり、野外生物調査から農薬

の影響を調べるのは非常に困難であるとされてきた。しかし近年では、野外生物調査を用

いた農薬の影響評価法の開発も進んできている。 

 近年、SPEAR (SPEacies At Risk)という河川底生生物指標が開発された（Liess 2005）。

SPEAR の WEB サイト（http://www.systemecology.eu/SPEAR/index.php）においても

紹介されているが、近年注目を集めている Trait based ecological risk assessment の一つ

と考えられる（2.2 節でも紹介）。SPEAR の解析においては、河川底生生物を(1)農薬への

感受性、(2)生活史形質（trait）の２つの観点から、農薬によるリスクを受けやすい種（SPEAR）

と受けにくい種（notSPEAR）に分けるのが核となっている。さらに、生活史形質は個体群

の回復性のポテンシャルの観点から(1)世代時間、(2)コロニーの移動性、(3)農薬の使用時

期に水中にいるかどうか、が考慮される。そして、河川生物のモニタリング調査から、全

体の個体数に対して、SPEAR の個体数の割合を「%SPEARpesticide」という指標で表現する。

この指標が低いほど農薬の影響を受けている地点と見なすことができる。実際に、河川水

中の農薬濃度をミジンコの毒性（EC50）で割った係数 Toxic Unit（TU）と%SPEAR は良

い相関が得られることが知られており、いくつかのケーススタディーでその妥当性が確認

されている。PAF によって計算された生態リスクの大きさと、このような現場環境での影

響指標とがどのような関係になるかなど、今後の検討課題と考えられる。例えば SPEAR を

開発した Liess らのグループは、野外生物調査の結果を用いて msPAF と SPEAR の関係を

調べた結果を報告している（Smetanová et al. 2014）。この論文によれば msPAF が 5%

以下の場合でも、SPEAR の減少が見られるとのことである。 
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4.6. SSD を用いたリスク評価結果をより良く解釈するために 

リスクの定量的な評価は、便利であると共に様々な誤解も生みやすい。いわゆる数字が一

人歩きする、という懸念である。SSD を用いたリスク評価結果を用いて適切な管理対策を

考え、適切にコミュニケーションをとるためには、その意味を正しく理解する必要がある。

本節では、SSD を用いたリスク評価結果をより良く解釈するために必要な考え方について

解説する。 

 

 SSD で前提となる仮定 

Forbes and Calow（2002）に基づいて、SSD に含まれている複数の仮定について解説す

る。これらの仮定を理解することは、SSD によって得られる生態リスク評価結果の解釈に

大いに役に立つ。 

1. 生物種間の相互作用は SSD に影響しない。 

SSD は単独種を用いた毒性試験データを積み上げる手法であるため、実際の生態系で起

こりうる「食う－食われる」といった関係や資源をめぐる競争などの種間相互作用を考

慮していない。すなわち、「風が吹けば桶屋が儲かる」といった生態系の負の連鎖を予

測仕切れない可能性がある。ただし、これまでに行われてきた SSD とメソコスム試験の

比較研究（3.5.節参照）によって、ある程度実際の生物群集への影響を予測可能であるこ

とが示されている。 

2. 全ての生物種は同等の重みを持つ 

SSD 解析では、全ての種が同等の重要性を持つとして解析を行う。しかし、実際の生態

系ではその機能を保つために重要な種（キーストーン種）が存在し、たとえ影響を受け

る種の割合が非常に低かったとしても、その中にキーストーン種がいた場合には生態系

の機能や構造が大きな影響を受ける可能性がある。ただし、生物多様性の観点から見れ

ば、全ての種を同等に扱うことは意義があり、重要ではない種が影響を受けても良いと

いう考え方は正当性を持たないであろう。また、上記 1 と同様に HC5 はメソコスム試験

の NOECeco と比較しても安全側の値になっていることはある程度確認されている。当然

ながら、絶滅危惧種などは別の観点からの保全策が必要となろう。 

3. 生物の種構成への影響を扱っている 

SSD から得られる生態リスクの指標は「影響を受ける種の割合」であり、これは種の多

様性や種構成への影響を見ていることになる。種構成とともに重要であるのは光合成能

や呼吸量、分解能などの生態系機能である。ただし、農薬の場合は、生態系機能のグル

ープと感受性のグループが一致する（除草剤は藻類などの一次生産者に毒性が強いなど）

ので、種構成への影響の大きさと生態系機能への影響を、ある程度関連付けることは可

能であろう。 

4. SSD 解析に使用する種は生態系を代表しており、特定の種に偏っていない 
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SSD は生態系からランダムにサンプリングされた種のデータを使用していることが前提

となっている。しかし実際の SSD 解析では、「飼育や毒性試験が簡単な種」にデータが

偏っている。これは実際の生態系を代表しているとは言い難い。生息域についても、河

川に生息する種と湖沼に生息する種の区別も通常行われないし、甲殻類のオオミジンコ

や緑藻 P. subcapitata など、日本に本来生息しない種のデータも使用することになる。

よって、なるべく生態学的に意義の大きい種のデータセットを使用することが望ましく、

4.1.節で解紹介した Ipod-5 や Peri-5 は、これらのことも考慮して選択した最小データセ

ットである。 

5. エンドポイントは生態学的に意味のあるものである 

農薬の SSD では通常急性の EC50 や LC50 を解析に使用する。リスク評価の目的によっ

て、慢性毒性試験の NOEC を使用することもある。つまり、3.6.節で記載したように、

どの種であっても半数が影響を受けた場合に「その種は農薬による影響を受けた」と定

義している。しかしながら、藻類やミジンコのように増殖が速い種が半分死んだ、とい

う影響と、魚が半分死んだ、という影響が同じであるはずがない。幸い農薬の場合は、

4.4.節で記載したように藻類、節足動物、魚類と生物の形質が異なるグループ毎に別々に

評価を行うことになるため、ある程度それぞれのグループの影響を大きさと生態学的意

味を関連付けて考えることができるであろう。 

6. 設定した保護レベル（例えば 5%など）は適切である 

HC5 を基準値の線引きの根拠として使用することはいろいろな議論がある。前述のよう

に、メソコスム試験との比較によって、HC5 を無影響濃度とすることは妥当と考えられ

ている。もちろんこれは 5%の種には影響が出ても良いとする考え方ではなく、野外生態

系で影響が見られないレベルとして設定している、という意味である。ただし、3.6.節で

記載したような段階的な判定は未だ根拠が十分とは言えない状況である。 

7. 保護レベルの推定の信頼度は適切である 

HC5 のような分布の裾野の濃度の推定には大きな不確実性を伴う。通常この不確実性は

信頼区間の幅となって示される。ただし、実用的には HC5 の 50 パーセンタイル値（中

央値）を使用することが多く、その不確実性についての情報はあまり活用されていない。

本来的にはリスクを評価する場合にも、その不確実性を信頼区間の幅として示すべきで

ある。 

8. 分布の形（対数正規分布）は適切である 

通常 SSD 解析では対数正規分布を仮定する場合が多いが、対数正規分布とするべきメカ

ニズム的な根拠は乏しい。これまでに、ノンパラメトリックな手法（確率分布を仮定し

ない）や、複数の分布から最も良く適合する分布を選択する手法等も提案されている。

これは SSD 解析の目的に依存するものであり、本技術資料で解説しているようなリスク

の定量的な比較に使用する場合は、全ての分布の仮定を統一した方がより適していると

考えられる。 

9. 解析に使用するデータ数は十分である 



4. SSDの活用～発展編～  

 

74 【技術マニュアル】農薬の生態リスク評価のための種の感受性分布解析 

 

上記 8 とも関連するが、分布の形を正確に推定するにはデータ数は多いほど良い。しか

しながら、現実的に得られるデータ数は限られていることから、費用対効果を考慮して

理想よりも少ないデータ数での解析を受け入れる必要がある。4.1.節で提示した最小デー

タ数 5 はこのような観点で生まれた値である。 

 

 エンドポイントについて 

すでに前述しているが、通常の農薬の SSD では急性毒性の EC50 や LC50 を解析に使用す

るため、どの種であっても半数が影響を受けた場合に「その種は農薬による影響を受けた」

と定義される。農薬の曝露は一時的であるので、一時的に半数に影響が出た後に生態系は

どうなるのか？についてはわからないのが現状である。よって、年間を通した農薬の濃度

推移と、それによる個体群に対する一時的影響とその後の回復過程を評価する手法の確立

が必要とされている。 

 研究レベルにおいては、個体群動態を予測する数理モデル等を利用した個体群レベルの

影響評価手法の報告は数多くある（例えば Barnthouse et al. 2007）。しかしながら、そ

の評価は非常に煩雑で、必要となるデータ数も多くなってしまう。魚の個体群レベルの評

価を例に挙げると、まず生活史の詳細な情報と生活史全体にわたる毒性試験が必要になる。

そして個体群動態モデルの構築には、年齢階級毎の繁殖率や生存率、産卵数や孵化率、初

期生存率、化学物質による年齢階級毎の繁殖率の低下率や生存率の低下率などの数多くの

パラメータが必要になる。これらのパラメータが多くの種で全て揃うことはほとんど無い

ため、多くのパラメータは様々な仮定に基づく推定に頼らざるを得ないのが現状である。

さらに内的自然増加率や絶滅確率の計算には複雑なモデル計算が必要になり、さらには計

算して得られた絶滅確率などを検証することは困難である。このようなことから、個体群

レベルの評価は広範囲に活用されるまでに至っていない。 

 このような状況で注目すべき研究例が Kamo and Naito（2008）である。亜鉛を例にと

って、6 種の生物で個体群レベルの評価を行い、それぞれの種で個体群影響の閾値濃度（個

体群として長期に維持できなくなる濃度）を推定した。その閾値濃度を用いて SSD 解析を

行い、個体群レベルでの HC5 を推定した。ただし、農薬でこのような解析が行われた例は

存在しない。 

 

 曝露濃度の PEC の使用について 

曝露濃度として、実際の河川水中濃度ではなく、PEC などのモデルで計算された推定値を

用いる場合、どの程度安全側に偏っているかに注意する必要がある。例えば、水産登録保

留基準で使用する Tier 1 PEC は、散布量や計算のシナリオはワーストケース、すなわち最

も PEC が高くなるようなシナリオを用いて計算している。例えば、環境中では農薬の分解

が速やかに起こるが、計算上は考慮されていない。これは、安全側に考えてなるべくリス

クを大きめに評価することが求められるからである。また、計算上の仮定（地域内での農

薬の普及率や、圃場面積、河川流量）も PEC に大きく影響するが、これは地域的に大きく

異なる部分である。よって、PEC は同じ農薬であっても地域毎に大きく異なる。すなわち、
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リスク評価の活用の際もあくまで同じ条件でのリスクを比べるのに有効であり、絶対値の

過度な意味づけは解釈を間違う可能性がある。当然ながら、Tier 1 PEC を用いたリスクと

Tier 2 PEC を用いたリスクは比較不可能である。また、ワーストケースシナリオの評価で

リスクが高いと判断された場合に「危険だから禁止」と判断するのは適切では無く、「よ

り詳細な曝露評価を行う」もしくは「実際の河川水中の農薬濃度をモニタリングしながら

注意深く使用していく」などの対応が望ましいと考えらる。 

 

 リスク評価の場について 

近年農地内、特に水田の生物多様性に関心が集まっているが、「リスク評価の場」につい

ても注意を要する。水田内では河川水中よりも農薬は高濃度となり、この濃度を使えば影

響を受ける種の割合は数十パーセントなどの高いリスクと評価される（Nagai and 

Yokoyama 2012）。現状の法規制に係わる生態リスク評価は河川を対象としたものであり、

水田内を対象としたリスク評価は行われていない。ただし、これは水田の生物の保全が不

要であることを意味するものではない。水田は農業生産の場であるということと、人為的

撹乱（当然農薬の使用を含む）を起こし続けることにより初めて成立する二次的自然であ

ることから、保全の考え方も異なってくるだろう。 

 では、農地内の生態系の生物多様性管理はどのようなレベルを目指したらよいのだろう

か。この点について IBM（Integrated Biodiversity Management, 総合的生物多様性管理）

の観点から考察する。桐谷（2004）によって提唱された IBM は、害虫管理と生物多様性

の保全の両立を目指して提案された理論である。農地は作物生産のための場であり、圃場

内において全ての生物を全ての期間に守ろうとすれば農業が成り立たない。よって、作付

期間内は農薬を使用することにより、害虫もそれ以外のただの虫もある程度絶滅しない程

度に数を減らして農業生産への影響を最小限に抑える。そして、作付期間が終われば数を

回復できるようにする。つまり、農薬の影響を無影響のレベルに抑えることではなく、生

物を絶滅させずに作付期間が終わった後に回復できるレベルでの管理を目指すべきである。

3.5.節で SSD とメソコスム試験の結果を比較したが、RCeco（影響は一時的で回復可能な濃

度）がそれに値すると考えられる。RCeco を SSD と比較すると、19～86%の種が影響を受

ける場合である。このような比較から、本技術マニュアルでは暫定的に 50%を段階的リス

ク判定の一つの目安としている。今後のさらなる議論によって、圃場内における生物多様

性影響の目指すべき管理レベルが明らかにできるのではないかと考えられる。 

 

 リスクの解釈について 

「影響を受ける種の割合」という生態リスク指標の現時点での最適な利用方法は、あくま

でも効率的なリスク管理対策を考える上で有用であるもので、値が幾つ以下であれば安全、

幾つ以上なら危険、などの判断に用いるものではない。さらにはリスクランキングを作成

することだけが目的でもないことに留意が必要である。リスクの大きさを定量化すること

で、あるリスク低減対策を実行する際に、元のリスクがどの程度でそこからどの程度リス

クが下がるかが明確になり、環境保全効果をよりアピールしやすくなる。そのような評価
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が無ければ、ただいたずらに生産者に対策費用を負わせるだけのものとなってしまう。定

量的なリスク評価はそのような目的に使用するものであり、一律に線引きして安全か危険

かを分けるためのものでは無い。 

 ある特定の農薬のリスクのみを評価して、何かの判断をすることも誤った判断につなが

る。ある特定の農薬を削減しただけではリスクが減るわけではない。評価していない他の

農薬に単純な切り替えが起こった場合に、リスクが下がるのかどうかは明らかではなく、

むしろ増えてしまう場合もある。また、たとえリスク比較の結果を踏まえてリスクの低い

農薬に切り替えても、その農薬に使用が集中すれば、その農薬によるリスクが上昇してし

まう。リスクの定量的な評価とは、このようにどんな管理をすればどのようなことが起こ

るのか、ということを考えるためのツールである。恣意的に選定した農薬のみのリスク評

価結果に基づいて農薬を禁止したりする、というのはこの意図するところと全く正反対で

ある。 

 以上に挙げたように、様々な制約や注意点があるものの、なおかつ SSD は生態リスク評

価において非常にパワフルなツールである。本技術資料の内容を理解した上で活用を進め

れば、より適切なリスク管理を可能とする非常に有益な情報を与えてくれるだろう。 

 

  


