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富栄養化した干潟における微生物的窒素除去・貯留過程
千 賀　有希子＊

1．はじめに
近年，様々な人間活動が活発化するのにともな

い，陸や大気から沿岸域へ負荷する窒素やリンな
どの栄養塩が増え，沿岸域の富栄養化が加速して
いる（Howarth et al. 2011）．沿岸域の富栄養化は，
大型海藻の成長を促し，最終的に大型海藻の異常
増殖を招く（図 1，Valiela et al. 1997, Ye et al. 
2011）．大型海藻の異常増殖は，堆積物表層への
酸素の拡散を妨害し，嫌気環境を発達させ，底生
生物の死滅させる（Senga et al. 2021）．また大量
の海藻の枯死は，非常な悪臭を放ち，衛生面でも
問題となる．
このような大型海藻の異常増殖を引き起こす栄

養塩にアンモニア（NH4＋）と硝酸（NO3－）があ
げられる．NH4＋と NO3－は，藻類の窒素源として
利用される以外に，主に堆積物において脱窒，ア
ナモックス，DNRAと呼ばれる異化型硝酸還元

過程によって微生物代謝される（図 2）．脱窒とは，
NO3－を窒素ガス（N2）へ還元する過程である
（Payne 1973）．脱窒細菌の多くは，電子供与体
として有機物を使う従属栄養性の微生物代謝を持
つが，一部の脱窒細菌は独立栄養性の代謝を持ち，
硫化水素（H2S）などの還元型硫黄を用いること
ができる（Kumar et al. 2018）．またアナモック
スとは，NH4＋酸化と NO3－あるいは NO2－還元が
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  284 図 1． 谷津干潟に出現する大型海藻アオサの様子． 

（a）異常増殖時，（b）初期枯死時（白色化），（c）枯死・分解時．
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図 2．硝化，脱窒，アナモックス，DNRA過程の略図．
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共役して N2 を生じる過程である（Mulder et al. 
1995）．アナモックス細菌は，有機物を利用しな
い独立栄養性の代謝過程を持つ．脱窒とアナモッ
クスによって生成するN2 は大気へ拡散するため，
脱窒とアナモックスが進行することで水域から窒
素が取り除かれることになる．したがって，脱窒
とアナモックスは窒素除去過程と認識されている．
脱 窒 と ア ナ モ ッ ク ス と は 逆 に，DNRA

（Dissimilatory nitrate reduction to ammonium）
と呼ばれる窒素貯留過程も存在する．DNRAと
は，NO3－を NH4＋に還元する過程である（Koike 
et al. 1978, Jørgensen et al. 1989）．DNRAは，脱
窒細菌と同様に従属栄養性細菌と還元型硫黄を利
用する独立栄養性細菌によって進行することが知
られている（Giblin et al. 2013）．脱窒，アナモッ
クス，DNRAは同じ嫌気環境下で競合して複雑
に進行するため，これらの異化型硝酸還元過程の
進行については不明瞭な部分が多い．これらの異
化型硝酸還元過程は，栄養塩であるNH4＋と NO3－

の動態を決定する過程である．したがって，特に
富栄養化した沿岸域におけるこれらの過程の進行
を把握することは極めて重要であると考えられる．
本研究では，富栄養化した干潟における脱窒，

アナモックス，DNRAの進行を明らかにするた
めに，15N トレーサー法を用いて脱窒，アナモッ
クス，DNRA速度を測定した．特に大型海藻の
異常増殖がこれらの異化型硝酸還元過程に与える
影響を明確にするために，室内実験にてアオサを

加えた系と加えていない系を調製し，アオサの変
化にともなう脱窒，アナモックス，DNRA速度
の変化を測定した（アオサ添加実験）．また大型
海藻の異常増殖下で発生するH2S が脱窒に与え
る影響を明らかにするために，異なる H2S 濃度
下における脱窒活性を測定した（H2S 添加実験）．
これらの結果から，谷津干潟におけるアオサの発
生前，異常増殖時，枯死・分解時の異化型硝酸還
元過程の進行を考察した．

2．方法
研究対象地とサンプリング
谷津干潟（千葉県習志野市）は，東京湾の埋め
立てによって取り残された約 40 ha の干潟である
（図 3）．谷津干潟と東京湾の潮汐による海水の交
換は高瀬川と谷津川の 2本の水路でのみ行われて
いる．谷津干潟は，半人工的な干潟であるが渡り
鳥の経由地として重要視されており，1983 年に
は鳥獣保護区に，1993 年にはラムサール条約登
録湿地に登録されている．2012 年 6 月～2018 年
1 月において月に 1回の頻度で測定した海水の栄
養塩 NH4＋，NO2－，NO3－，PO43－濃度は，それぞ
れ 28～4609 μgN l－1，nd～67 μgN l－1，nd～
662 μgN l－1，12～142 μgP l－1 の範囲で変動した
（Senga et al. 2019, 2021）．吉田（1983）によると
腐水域，過栄養域，富栄養域，貧栄養域の無機窒
素濃度はそれぞれ＞ 1400，140～1400，28～140，
＜ 28 μgN l－1 で，無機リン濃度はそれぞれ＞ 310，
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図 3．谷津干潟の位置と谷津干潟における採泥地点と採水地点．
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31～310，6.2～31，＜ 6.2 μgP l－1 と区分される．
谷津干潟のほとんどの月の栄養塩濃度は過栄養域
に区分され，非常に高いことがわかる．谷津干潟
では，このような高い栄養塩濃度にともない，海
藻アオサ（Ulva pertusa およびUlva ohnoi）の異
常増殖が 1995 年頃から確認され（Yabe et al. 
2009），2017 年まで観察されていた．
実験に用いたアオサ，堆積物，海水のサンプリ
ングは，2017 年 11 月の引潮時に行った．アオサ
と堆積物（深度 0‒5 cm）は干潟中央部（N35°
40 ′34 ″，E140°00 ′22 ″）で，海水はタイダルク
リーク（N35°40 ′29 ″，E140°00 ′27 ″）で採取した．

アオサ添加実験
堆積物 0.2 L，海水 0.25 L を加えた三角フラス
コにアオサを約 35 g 添加した系（＋U）と添加
しない系（－U）を調製した．＋U系のアオサ密
度（0.6 kg DWm－2）は，谷津干潟で 2016 年 5 月
に観測された密度に近い値であった．これらのフ
ラスコを明暗条件下（12: 12 h）で静置し，0，7，
21 日目の堆積物と海水を回収した．堆積物にお
ける脱窒，アナモックス，DNRAの速度は 15N ト
レーサー法（Kuroiwa et al. 2020）を用いて測定
を行った．海水中のNH4＋，NO2－，NO3－，H2S 濃
度についても時間を追って測定を行った．

H2S 添加実験
硫化ナトリウム溶液を約 0～200 mg-S l－1 とな

るように堆積物 5 g と海水 15 ml が入ったバイヤ
ル瓶に添加し，アセチレン阻害法を用いて脱窒活
性の測定を行った（Senga et al. 2019, 2021）．ま
た培養の前後でH2S 濃度の測定を行った．

3．結果と考察
アオサ添加実験
アオサを添加しなかった－U系における三角フ
ラスコの堆積物表面は，時間を追って灰色から茶
色に変化した（図 4a）．フラスコ内の海水は好気
的環境であったと考えられた．一方，アオサを添
加した＋U系においては，7日目に若干海水が泡
立ち，21 日目にはアオサのほとんどが腐敗して
いた（図 4b）．さらに，海水表面に紅色と白色の
懸濁物が観察された．0～7 日目のフラスコの環
境はアオサの異常増殖時を，21 日目は枯死・分
解期と想定した．また，－U系がアオサの発生前
の環境とした．
－U系の海水におけるNH4＋濃度はほとんど検
出されなかった（図 5a）．NO2－濃度は 7日目に増
加し，21 日目には検出されなかった．NO3－濃度
は，7日目に減少し，21 日目には検出されなかっ
た．H2S が検出されなかったことから，－U系の
海水は好気的環境が保たれていたと考えられた．
7日目の NO2－の増加は，好気的環境下で進行す
る硝化（NH4＋→ NO2－→ NO3－）によるものと推
察された．NO3－の増加はみられなかったことか
ら，嫌気的である堆積物において異化型硝酸還元

 

 290 

  291 

図4

(a) -Ulva

(b)+Ulva

     0 day                          7 day                          21 day

図 4．アオサ添加実験における三角フラスコ内の様子．（a）－Ulva 系，（b）＋Ulva 系．
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過程が進行し，NO3－が消失した可能性が考えら
れた．一方，＋U系の海水におけるNH4＋濃度は
時間を追って増加し，NO2－および NO3－濃度は 7
日目以降検出されなかった（図 5b）．H2S 濃度は，
7日目で最大となり，21 日目に若干減少した．高
いNH4＋と H2S 濃度から，＋U系のフラスコ内は
嫌気環境が形成され，硝化は進行しなかったと考
えられた．
両系におけるアナモックスは，実験期間中検出
されなかった．2015 年 9 月と 11 月の堆積物にお
ける脱窒とアナモックスを測定した結果，アナ
モックスは圧倒的に低く，これらの過程に対する
寄与率は< 7%であった（Senga et al. 2019）．し
たがって，谷津干潟の堆積物におけるアナモック
スの進行は無視できると考えられた．一方，脱窒
およびDNRAは検出され，それらの速度の傾向
は異なっていた（図 6）．－U系における脱窒速
度は，7日目に増加し，21 日目まで変化はみられ
なかった（図 6a）．DNRA速度は，0～21 日目で
ほぼ一定であった．脱窒速度は，DNRA速度よ
り高かった．したがって，－U系の海水における

NO3－濃度の減少は（図 5a），堆積物で活発化した
脱窒に利用されたためと考えられた．
＋U系の脱窒は，7 日目に減少した（図 6b）．
脱窒の進行は，高濃度の H2S 存在下で抑制され
ると言われている（Brunet and Garcia-Gil 1996, 
Senga et al. 2006）．7日目の海水におけるH2S 濃
度は最も高い値であったことから（図 5b），7 日
目の脱窒速度の減少はH2S に阻害されたためと
考えられた．H2S の減少がみられた 21 日目にお
いて，脱窒速度は増加した．21日目における＋U
系のフラスコで紅色と白色の懸濁物が観察された
ことから（図 4b），H2S を利用する紅色硫黄細菌
が出現し，脱窒を行った可能性が示唆された．す
なわち，H2S が発生する前において優占していた
従属栄養性の脱窒細菌は，アオサの被覆によって
発生するH2S に阻害され，H2S を元素硫黄（白色
S0）に酸化することで脱窒を行う独立栄養性の紅
色硫黄細菌にシフトしたと推察された．脱窒の代
謝機能を持つ紅色硫黄細菌はよく知られている
（Dong et al. 2011, Kessler et al. 2019, Murphy et 
al. 2020）．一方，＋U系の DNRA 速度は，脱窒
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図 5． アオサ添加実験における NH4＋，NO2－，NO3－，
H2S 濃度変化．（a）－Ulva 系，（b）＋Ulva 系．
Senga et al.（2022）のデータをもとに作図．
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図 6． 脱窒，DNRA 速度および DNRA の寄与率の変
化．（a）－Ulva 系，（b）＋Ulva 系．Senga et 
al.（2022）のデータをもとに作図．
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速度よりも低く，実験期間中変化がみられなかっ
た．H2S 存在下においてDNRAは，促進される，
あるいはほとんど影響を受けないとの両方の報告
がある（Senga et al. 2006, Bonaglia et al. 2016, 
Murphy et al. 2020, Wong et al. 2021）．谷津干潟
の堆積物におけるDNRAの進行は，H2S に影響
を受けないことがわかった．しかしながら，＋U
系の DNRA 速度は－U系よりも高かったため，
アオサの存在はDNRAを促進すると考えられた．
アオサによってDNRAの基質である有機物が供
給されるため，DNRA速度が高まると推察され
た．
DNRAが異化型硝酸還元過程に占める寄与率

は，－U系においては約 10～20% で変動した．
アオサが存在しない環境でもDNRAは進行する
ことがわかった．谷津干潟のこのDNRA寄与率は，
他の沿岸域において測定されたDNRA寄与率の
範囲以内であった（Dong et al. 2009, Marchant 
et al. 2014, Deng et al. 2015）．＋U系においては，
7日目に約30%とDNRA寄与率が最も高くなった．
これは，アオサの枯死・分解時に生成する H2S
の脱窒抑制により，結果としてDNRA寄与率が
高くなったためである．また，アオサの腐敗時に
は，脱窒速度が再び高くなり，DNRAの割合は
約 15%に低下した．

H2S 添加実験
脱窒に対する H2S の影響をみるために，硫化

ナトリウム溶液を0，5，20，50，100，200 mg-S l－1

となるようにバイアル瓶に加え，C2H2 雰囲気下
で培養を行った．培養前に実際に測定されたH2S
濃度は，0，4，21，55，108，212 mg-S l－1 であっ
た．脱窒活性は，H2S 濃度にともなって大きく減
少し，>108 mg-S l－1 以上でほとんど検出されな
かった（図 7）．したがって，谷津干潟の堆積物
における脱窒は，H2S 存在下で大きく抑制される
と考えられる．アオサの枯死・分解時に生成され
るH2S は，海水中の硫酸（SO42－）に由来するだ
けでなく，アオサの中に含まれる硫黄にも由来し，

極めて高い濃度を示すことが知られている
（Senga et al. 2021）．このような環境下において
は，脱窒だけでなく硝化も抑制されるため，堆積
物において窒素は除去されず貯留される傾向にあ
ると予測される．
また，培養後，H2S 濃度を測定したところ，全

てのバイヤル瓶においてH2S 濃度の大きな減少
が見られた（> 40%）．この結果は，谷津干潟の
堆積物にH2S を基質とする独立栄養性の脱窒細
菌が存在することを示唆する．今後，分子生物学
的解析によって，アオサ存在下における H2S の
発生が異化型硝酸還元過程に与える影響を詳細に
検討していく必要がある．

4．まとめ
富栄養化が進行する谷津干潟において，大型海
藻の発生前，異常増殖時，枯死・分解時における
脱窒，アナモックス，DNRAの異化型硝酸還元
過程の進行を明らかにした．大型海藻のどの段階
においても，脱窒は主要な異化型硝酸還元過程で
あった．またアナモックスは検出されず，アナ
モックスの寄与は無視できることが示された．大
型海藻の発生前において，異化型硝酸還元過程に
対するDNRAの寄与は 10～20%であることが示
され，アオサが存在しなくともDNRAが進行し，
ある程度NO3－は NH4＋に戻されることがわかった．
大型海藻の異常増殖時に発生する H2S は，脱窒
を抑制するが，DNRAの進行には影響を与えな
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もとに作図．



Transactions of The Research Institute of
Oceanochemistry Vol. 36 No. 1, Apr., 2023 39

いことが示された．この時，脱窒の抑制により，
DNRA の寄与は 30% と最も高くなった．また，
嫌気的環境の形成により硝化の進行も抑制される
ことがわかった．谷津干潟に出現するアオサは，
窒素源としてNH4＋を NO3－より優先的に取り込む
（Senga et al. 2021）．したがって，DNRAの寄与
の増加や硝化の抑制は，アオサの増殖に有利に働
き，さらなる異常増殖につながると考えられる．
大型海藻の枯死・分解時においては，脱窒を担う
紅色硫黄細菌の出現により，脱窒が高まることが
示された．結果として，脱窒およびDNRAの寄
与はアオサ発生前とほぼ同程度であった．
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