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手のひらいっぱいの死んだハチ（ドイツ）
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まえがき
ミツバチや野生のハチ、その他の昆虫などの花粉媒
介者は、食料・農業生産において極めて重要な役割
を担う。世界の市場で取引される農作物の4分の3
は、こうした生物に一定程度依存している1。しかし
必要不可欠なこれらの昆虫は、いま深刻な危機にひ
んしている。例えば、野生のマルハナバチ属の中に
は、大幅に減少して地域または地球上から絶滅した
ものもある。ほかの花粉媒介者に関して入手可能な
データも、同様の気がかりな状況を示している。

これらの減少は、工業型の農業システムの欠陥を示
唆している。数多くの科学情報が示すように、工業
型農業は、生物多様性の損失を押し進め、生き物たち
が餌を集める生息地を破壊し、雑草や有害生物を駆
除するために毒性化学物質に頼ることによって、農
業にとってかけがえのない花粉媒介昆虫の未来を脅
かしている。

花粉媒介者は日常的に、殺虫剤、除草剤、殺菌剤など
の毒性化学物質にさらされている。こうした曝露の影
響の全容はまだはっきりとは分かっていない。しかし
科学的証拠によって、ある種の殺虫剤が特に、花粉媒
介者の健康に直接的な悪影響を与え、それが個々の生
物ならびにコロニー（群れ）全体に影響を及ぼすこと
が示されている。こうした殺虫剤には、いわゆる「ネ
オニコチノイド系農薬」が数種類とその他の殺虫剤が
含まれる2。

ネオニコチノイド系殺虫剤は1990年代半ばに、それ
以前のもっと有害な物質よりも“安全な”代替品として
導入された。主に種子粉衣（コーティング）剤として
使用が急速に拡大し、世界で最も広く用いられるタイ
プの殺虫剤になった。しかし2000年代半ば以降、ネ
オニコチノイド系農薬が非標的生物に対して、中でも
特にミツバチとマルハナバチに対して害を与える可能
性があるという懸念が科学者らにより指摘されるよう
になってきた。

増え続ける一連の科学的証拠に応え、欧州連合（EU）
は2013年に、3種類のネオニコチノイド系殺虫剤
（イミダクロプリド、クロチアニジン、チアメトキ
サム）と、もう1種の殺虫剤フィプロニルの一部禁止
を採択した。ハチに害をもたらす恐れがあると欧州
食品安全機関（EFSA）が確認したいくつもの使用法
を、EUが制限したのである。しかしEFSAは、特定
の使用法とミツバチ以外の花粉媒介者への影響を評
価するには、科学的データが不足していることも認め
た3。

それ以来、科学界は、社会および政策立案者たちの
関心に後押しされ、花粉媒介者の危機を引き起こす
特定の農薬の影響などの要因について、さらに高い
関心を示すようになった。

グリーンピースは、ネオニコチノイド系殺虫剤の花
粉媒介者ならびにより広範な環境に及ぼす影響を調
べる科学研究について、2013年以降に論文発表され
たものすべてを対象とする大規模なレビューを、こ
の分野の代表的な科学機関の一つである英国サセッ
クス大学に委託した。

このレビューにより、2013年にEFSAが特定した
リスクが確認され、さらに花粉媒介者に対するそれ
以外のリスクも明らかになりつつあることが示され
た。新しい研究が特に示すのは、ネオニコチノイド
系農薬で処理された作物からだけでなく、「処理」
されていないが「汚染」された野生植物からもハチ
に対する害が生じていることである。最近のデータ
は、ネオニコチノイド系農薬が環境のいたるところ
に存在するようになり、水や土壌、自然の植生を汚
染していることを物語っている。ネオニコチノイド
系農薬が、チョウ類、甲虫類、水生昆虫類など、ハチ
以外の多くの野生生物種にとっても重大なリスクを
もたらし、食物連鎖の上位への波及的影響も生じ得
ることを示す証拠がある。

1. EASAC, 2015, Ecosystem services, agriculture and neonicotinoids.   2. Greenpeace, 2013, Bees in decline.
3. EFSA, 2013, Conclusions on the pesticide risk assessment for bees for the active substances imidacloprid, clothianidin and 
thiamethoxam.   4. EFSA, 2015, Conclusions on uses other than seed treatments and granules of imidacloprid, clothianidin and 
thiamethoxam; EFSA, 2016, Conclusions on imidacloprid and clothianidin in the light of confirmatory data submitted.
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これらの知見は、ハチに対するリスクに関する先の
研究結果を同様に確認するとともに、さらなるリス
クを説明したEFSAの最近の結論とも重なるもので
ある4。

これらの知見に基づけば、こうした化学物質の使用を
続けるのは無責任だといえよう。すでに一部禁止の対
象となっている3種類のネオニコチノイド系農薬（イ
ミダクロプリド、クロチアニジン、チアメトキサム）
は完全に禁止されるべきである。すべての農薬は、使
用を許可する規制上の決定が下される前に、ハチへの
影響について慎重に審査されるべきである。

有害な化学物質の代わりとして、“安全”と思われてい
たネオニコチノイド系農薬を使用することは、害虫駆
除の持続可能な解決策ではないと認める時が来てい
る。まず害虫の発生を防ぎ、いったん発生したら害虫
から作物を守るための、生態系と共存できる手法の開
発と適用に向けて取り組みを強化する必要がある。

化学農薬も合成肥料も使わずに高い生物多様性を維
持する生態系農業は、雑草や病害、害虫を抑制する
力を強め、生態系の全体的な回復力を高めることが示
されてきた5。生態系農業へシフトすることは、共通
の利益のために花粉媒介者を保護し、これらの生物の
貴重な機能を守る唯一の手段である。

マルコ・コンティエロ
（Marco Contiero）
フランツィスカ・アクターバーグ
（Franziska Achterberg）

5. Greenpeace, 2015, Ecological farming. The seven principles of a food system that has people at its heart.
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ネオニコチノイド系農薬が初めて導入されたのは
1990年代半ばであり、以来その使用は急速に拡大
し、世界で最も広く用いられるタイプの殺虫剤になっ
た。その多くは種子粉衣剤として使用されている。ネ
オニコチノイド系農薬は水溶性が高いため、種子に少
量塗布したものが土壌中の水に接触すると溶解して、
成長する植物の根から吸収される。いったん植物の体
内に入ると植物全体にわたって浸透し、維管束組織と
葉に存在するようになり、植物を草食性昆虫から保
護する。このネオニコチノイド系農薬の予防的な使用
は、先進国諸国のほとんどの地域で、さまざまな栽培
作物に対して極めて広く普及している。

しかし、ネオニコチノイドの有効成分のうち作物が吸
収するのは約5％に過ぎず、ほとんどは吸収されずに
より広範な環境に分散する。2000年代半ば以降、ネ
オニコチノイド系農薬が非標的生物に悪影響を与えて
いる可能性があるという懸念を、多くの研究が指摘
してきた。特に、ネオニコチノイド系農薬はミツバチ
の集団的な中毒の発生と関連があり、これを摂取し
た場合にミツバチとマルハナバチの健康状態に深刻
な悪影響を及ぼすことが示された。こうした増え続け
る一連の証拠に応えるために、EFSAは、クロチアニ
ジン、イミダクロプリドおよびチアメトキサムの使用
とそれらのハチへの影響についてリスク評価を委託さ
れた。2013年1月に公表されたEFSAのリスク報告
は、ある特定の顕花作物（花をつける作物）における
これらの化合物の使用がハチに高いリスクを与えると
結論付けた。これらの知見に基づいて、欧州連合はこ
うした物質の一部使用禁止を2013年5月に採択し、
この規制は2013年12月1日に発効した。

本レビューの目的は、ネオニコチノイド系農薬の非標
的生物への影響を調べた科学的証拠について、2013
年以降に論文発表されたものを収集・要約してまと
め、情報に基づく意思決定に役立てることである。ネ
オニコチノイド系農薬の野生生物に与える非意図的な
影響が国際的に憂慮されているため、この問題はここ

3年の間、大きな科学的注目を集めてきた。規制が設
けられた理由が、ネオニコチノイド系農薬のハチに対
するリスクであったため、当然ながら最近の研究の大
部分はこの分類群に焦点が置かれている。

ハチに対するリスク
概括すると、EFSAのリスク評価は、ハチがさまざま
な経路で受けるネオニコチノイド系農薬による曝露
のリスク、ならびにネオニコチノイド曝露による直接
の致死的および亜致死的な影響を扱ったものである。
こうした領域のすべてにおいて新たな科学的証拠があ
り、EFSA報告書と比較した2013年以降の科学的証
拠の変化について見解を述べることができる。このプ
ロセスは、EFSAが行ったような、ネオニコチノイド
系農薬が引き起こすリスクについての正式な評価を意
図するものではない。代わりに、新たな証拠が、ハチ
が受けているであろうリスクに対する私たちの理解を
どのように変えたか、すなわち、2013年に認識され
たよりもリスクが低いのか、同程度なのか、高いのか
を総括することである。EFSAによる2013年のリス
ク評価のベースラインを参照すると、各検討分野での
進展とそれに伴う当初の評価への影響は、以下のよう
にまとめることができる。

 ∞ 処理された顕花作物の花粉および花蜜による曝露
のリスク。EFSA報告書では、種子粉衣としてネ
オニコチノイド系農薬で処理された顕花作物から
の典型的な曝露を計算した。現在、この領域で
はかなり多くのデータを入手することができ、新
たな研究は概して、算出された曝露値を支持して
いる。EFSAの2013年報告と比べて、顕花作物
がハチにもたらす「リスクに変化はない（Risk 
Unchanged）」。

 ∞ 花をつけない作物（隠花作物）および開花前の栽
培段階でのリスク。花をつけない作物はハチにリ
スクをもたらさないと考えられていた。花をつけ

科学的レビューの実施者：
著者：サセックス大学　トーマス・ウッド（Thomas Wood）、
デイブ・ゴールソン（Dave Goulson）

要旨
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ないこれらの作物がハチに直接的なリスクをもた
らすことを示す新たな研究はなかった。引き続き
これらの「リスクに変化はない」。

 ∞ 農地に処理種子をまくことと、その後の粉塵飛散
による曝露のリスク。播種技術の改良にもかかわ
らず、入手可能な研究は、粉塵が舞い上がる状況
は続いており、粉塵飛散はいまだに急性曝露の原
因であると示唆している。従って、「リスクに変
化はない」と考えるのが最も適当である。

 ∞ 作物以外の植物のネオニコチノイド系農薬による
曝露およびその摂取のリスク。データの不足が確
認されていたものの、非標的植物によるネオニコ
チノイド系農薬の摂取は無視できるであろうと考
えられていた。その後、野生植物が広範囲にネオ
ニコチノイド系農薬に曝露していることと、同農
薬が花粉、花蜜および葉に存在することを示す多
くの研究が発表された。ネオニコチノイド処理さ
れた作物から花粉を集めるハチが通常、最も高い
ネオニコチノイド濃度に曝露すると考え得るが、
野生植物から集められる花粉や花蜜にも少なから
ぬ量のネオニコチノイド系農薬が存在しており、
この曝露源は、農作物の開花期よりもはるかに長
期にわたる可能性がある。意図的散布の対象以外
の植物による曝露は明らかに「より大きなリスク
（Greater Risk）」を示している。

 ∞ 後作物による曝露のリスク。この問題については
データ不足が確認されていた。これについて明確
に調査した研究はほとんどないが、ネオニコチノ
イド系農薬は何年にもわたり土壌中に残留する可
能性があることが現在では分かっており、判明し
ている直近の施用から何年も経過した後に作物か
ら検出される場合もあることから、この領域に一
定のリスクがあることは確かである。だが、デー
タがほとんど存在しないため、現時点では「リス
クに変化はない」とみなされる。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬の成虫のハチに対する直
接的な致死性。ミツバチへの毒性に関する複数の
新たな研究が、EFSAの計算値を裏付けている。
野生種のハチに対するネオニコチノイドの毒性に
ついてのデータが増えており、メタ分析も概ね同
様の結果を示している。個別の種についての言及
は重要だが、ネオニコチノイドの致死性について
は概ね「リスクに変化はない」と考えるべきであ
る。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬の野生のハチへの亜致死
的影響。この影響を評価するための承認された試
験法がないため、EFSAによる亜致死的影響の考

察には限界があった。データ不足が確認されてい
た。ネオニコチノイド処理された顕花作物への曝
露は、野外条件下で自由に飛行する野生のハチに
著しい負の影響を及ぼすことが示されており、野
外の現実的なネオニコチノイド濃度を用いた複数
の実験室研究により、ハチの採餌能力と健康状態
に負の影響が生じることが示され続けている。
「より大きなリスク」。

このように、2013年以降に発表された研究は、ネオ
ニコチノイド系農薬が野生のハチおよび管理された
ハチに対し、2013年時点の状況に比べて「同程度」
から「より大きい」リスクをもたらすことを示してい
る。2013年に実施された当初のリスク評価が顕花作
物へのネオニコチノイド系農薬使用の一部禁止を課す
のに十分だったこと、また新たな証拠がハチへのリス
クの証拠を確認もしくは強化していることを考えれ
ば、現在の科学的証拠が暫定使用禁止措置（モラトリ
アム）の延長を支持すると結論付け、ほかの用途での
ネオニコチノイド系農薬の使用にも一部禁止を広げる
ことを検討すべきだと結論付けるのは論理的である。

環境の健全性に対するより広範なリスク
ハチに関する研究に加え、以前にEFSAが検討しなか
った下記の領域においても科学的理解が進んだ。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬で処理された花をつけな
い作物は、有益な捕食者の個体群の死亡率を上昇
させることによって、非標的生物にリスクをもた
らす可能性がある。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬は数年間農業用土壌に
残留し、慢性的な汚染をもたらし、場合によって
は徐々に蓄積する可能性がある。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬は、排水溝、水たまり、
池、渓流、河川、一時的な湿地、雪解け水、地下
水などのさまざまな水路や水処理施設の流出水で
検出され続けている。

 ∞ 水生生物のネオニコチノイド系農薬に対する
感受性のレビューによれば、多くの水生昆虫種
は、規制当局の農薬使用評価で用いられる従来
のモデル生物に比べ、これらの化合物に対する
感受性が（毒性値として）数桁高い。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬は、農地付近に生える作
物以外の植物の花粉や花蜜、葉に存在することが
分かっている。これは、一年生草本の雑草から多
年生の木本植生にまで及ぶ。従って、農地の周辺
部や生け垣に生息する草食性の非標的昆虫やハチ
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以外の花粉媒介者のネオニコチノイド系農薬への
曝露が見込まれるだろう。とりわけ懸念されるの
は、花粉媒介者の保全を明確に目的として掲げ、
農地のすぐ隣に播種された植物がこれに含まれる
ことである。

 ∞ 相関研究によれば、3カ国において、農業地域
でのネオニコチノイドの使用と、チョウや、ハ
チおよび食虫性鳥類の個体群指標（population 
metorics）との間に負の相互関係が示唆され
た。

全体的に見て、このネオニコチノイド系農薬に関す
る最近の研究によって、こうした化合物がより広範
な環境中をどのように移動し、残留するのかについ
て、人々の理解がより深くなり続けている。これら
の水溶性化合物は、農作物に限らず、使用される農
業環境の大部分に浸透し、場合によっては水路や、
地中に吸収されずに地表を流れる流去水によって、
さらに遠くまで達する。野外の現実的な条件での
実験室実験や野外試験は、微量の残留ネオニコチノ
イド系農薬がさまざまな分類群に致死的・亜致死的
影響の双方を及ぼし得ることを引き続き証明してい
る。感受性は分類群によって、何桁にも及ぶ大きな
違いがあり、十億分率（ppb）の量でも負の反応を示
すものがある一方で、数千ppbでもそうした反応を
示さないものもある。クロチアニジン、イミダクロ

プリド、チアメトキサムのハチへの影響に焦点を当
てた2013年発表のこれらのリスク評価に比べ、新た
な研究は特に、これらの物質がハチだけでなく多く
の非標的生物に対して重大なリスクをもたらすこと
を明らかにしたという点で、モラトリアムを課すた
めの論拠を固めるものである。ネオニコチノイド系
農薬があらゆる種類の作物から、より広範な環境に
どのように移動するのかについての科学的知識の向
上を考慮すれば、花をつけない作物への使用や農業
地域ではない場所での使用がもたらすリスクについ
ての議論は急務である。

Red mason bee (Osmia rufa) female in flight 
© Kim Taylor / NPL
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ネオニコチノイド系農薬が初めて導入されたのは
1990年代であり、以来その使用は急速に拡大し、
世界で最も広く用いられるタイプの殺虫剤になっ
た。この普及の拡大は主に2000年代の初頭以後に
起きた（図1）。この利用が盛んになったのは、主と
して種子処理の方法に導入されたことによる。ネオ
ニコチノイド系農薬は水溶性であるため、種子に少
量塗布したものが水に接触すると溶解して、成長す
る植物の根から吸収される。いったん植物の体内に
入ると植物全体にわたって浸透し、維管束組織と葉
に存在するようになり、植物を食植性昆虫から保護
する。このネオニコチノイド系農薬の予防的な使用
は極めて広く普及しており、例えば2011年には、米
国のトウモロコシ作付面積の79～100％で、ネオニ
コチノイドの種子粉衣処理が施された(Douglas and 
Tooker 2015)。

しかし、ネオニコチノイドの有効成分のうち作物が
吸収するのは約5％に過ぎず、ほとんどは吸収され
ずにより広範な環境に分散する。近年、ネオニコチ
ノイド系農薬が非標的生物に与え得る影響について
の懸念が、数多くの研究者によって指摘されてい
る。播種機で削られ、粉塵とともに放出されるネ
オニコチノイド系農薬は、ドイツとイタリアにおけ
るミツバチの集団的な中毒の発生と関係があった
とされており (Pistorius et al. 2009; Bortolotti 
et al. 2009)、ネオニコチノイド系農薬は農用土壌
中や (Bonmatin et al. 2005)、処理作物の花粉や
花蜜の中からも見つかっている (Bonmatin et al. 
2007)。2012年に論文発表され大きな注目を集め
た2件の研究は、花粉および花蜜に含まれるネオニ
コチノイド系農薬への曝露が、ミツバチの飛行と死
亡率に対して (Henry et al. 2012)、ならびにマル
ハナバチのコロニー形成および女王バチの生産に対
して (Whitehorn et al. 2012)、重大な影響を及
ぼし得ることを示すものだった。増え続ける一連の
研究に応え、農薬の規制監督機関であるEFSAは、
最も広く用いられている3種類のネオニコチノイド
系農薬（クロチアニジン、イミダクロプリド、チア
メトキサム）とそのハチに及ぼすリスクについて、
リスク評価を行うよう委託された (EFSA 2013a; 

01.

2013b; 2013c)。入手可能な証拠を基に、EFSAは
処理作物におけるネオニコチノイド系農薬の使用に
ついてモラトリアムを勧告し、欧州委員会はこれを
承認して2013年末に実施に移した。

このモラトリアムはまもなく終わる予定である。明記
されたその目的の一つは、後の規制決定に情報を提供
するために、ネオニコチノイド系農薬のハチへの影響
についてさらに研究が進むのを可能にすることであっ
た。2013年以降、ハチやその他のさまざまな非標的
分類群へのネオニコチノイド系農薬の影響を検討す
る研究が数多く発表されてきた。ネオニコチノイド系
農薬の非標的生物への影響に関する大規模なレビュー
も数多く発表されている。いくつか例を挙げれば、ネ
オニコチノイドに汚染された粉塵に関する Nuyttens 
et al. による論文 (2013)、ネオニコチノイド系農薬
が花粉媒介者にもたらすリスクに関する Godfray et 
al. による論文 (2014; 2015)、ネオニコチノイド系
農薬の環境中動態と曝露に関する Bonmatin et al. 
による論文 (2015)、ネオニコチノイド系農薬の非標
的陸生生物への影響に関する Pisa et al. による論文 
(2015) および Gibbons et al. による論文 (2015)、
水生生態系のネオニコチノイド系農薬による汚染とそ
の水生生物への影響に関する Morrissey et al. によ
る論文 (2015) などがある。

本レビューの目的は、2013年以降に発表された、非
標的野生生物へのネオニコチノイド系農薬の影響に
ついて扱った科学的証拠を検討し（従って飼育され
ているミツバチは除外する）、1カ所に集めて、情報
に基づく意思決定に役立てることである。正式なリ
スク評価ではないが、特にEFSAのリスク評価で用
いられた知識ベースとの比較、ならびにより一般的
に2013年当時に知られていた知識ベースとの比較を
行う。その結果は、農業環境での将来的なネオニコ
チノイド系農薬の使用について評価する際に、その
使用の及ぼす、より広範な影響を考察する者にとっ
て興味深いものだろう。

序論ならびに現状
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図１.  1992年～2011年のネオニコチノイド系農薬の出荷
量推移（a）製品種類別、(b) 使用作物別、(c) 原体（有効成
分）別。（a）で使用したデータはミネソタ州の出荷量に基
づく、作物および有効成分別データはアメリカ地質調査所
による全米のデータ。Y軸はネオニコチノイド原体の総量を
表す（1000Kg または100万kg）。Douglas and Tooker
による（2015）。
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2.1 農作物に直接施用されたネオニコチノイド系農薬から非標的生物が  
受ける曝露のリスク
ネオニコチノイド系農薬は浸透性があるため、農作物に施用されると処理方法（例：種子粉衣、葉面散布、土壌
施用）を問わず農作物の細胞内に吸収され、その後は処理植物のあらゆる部位に存在し得る (Simon-Delso et 
al. 2015)。EFSAの報告 (2103a; 2013b; 2013c) では、ハチがネオニコチノイド系農薬の曝露を受け得る経
路をいくつか特定して考察しており、その曝露のリスクは施用量、処理の種類、ならびに農作物の種類に依存す
る。しかし、こうした経路の範囲と重要性についての知見は十分ではなかった。その後、処理作物からのネオニ
コチノイド曝露についてさらに実証する研究が数多く発表されている。重要なレビューとして、Nuyttens et 
al. (2013)、Godfray et al. (2014)、Long and Krupke (2015)、Bonmatin et al. (2015) による論文など
がある。

2.1.1  処理された顕花作物の花粉および花蜜による曝露のリスク
EFSA (2013a; 2013b; 2013c) は、30件（クロチアニジン）、16件（チアメトキサム）および29件（イミダ
クロプリド）の野外研究のデータと、既知の認可されている施用量を用いて、対象作物の花粉および花蜜にお
ける予測残留率を計算した（表1）。濃度は一様ではないが、いずれも最大値と最小値の違いは1桁以内にとどま
る。花粉中の濃度の方が一貫して花蜜中よりも高い。Godfray et al. (2014) は発表されている研究 20件を検
討し、処理作物における相加平均の最大値を花蜜では1.9 ppb、花粉では6.1ppbと算出したが、これはEFSAの
調査結果に沿うものだった。

02.

Crop Pesticide Residues in pollen (ng/g) Residues in nectar (ng/g)

Minimum Maximum Minimum Maximum

Oilseed rape Clothianidin 5.95 19.04 5 16

Sunflower Clothianidin 3.29 0.324

Maize Clothianidin 7.38 36.88 n/a n/a

Oilseed rape Imidacloprid 1.56 8.19 1.59 8.35

Sunflower Imidacloprid 3.9 1.9

Maize Imidacloprid 3.02 15.01 n/a n/a

Cotton Imidacloprid 3.45 4.6 3.45 4.6

Oilseed rape Thiamethoxam 4.592 19.29 0.648 2.72

Sunflower Thiamethoxam 2.378 3.02 0.59 0.75

Maize Thiamethoxam 13.419 21.513 n/a n/a

表１.  ネオニコチノイド
系農薬で処理した花をつ
ける様々な作物の花粉と
花蜜中の推定残量に関し
てEFSAが野外実験のレ
ビューをもとに行った計
算の概要

ネオニコチノイド系農薬
への曝露についての証拠
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Species Sample type Samples collected Nest location
Mean total 
neonicotinoid 
concentration 
(ng/ml or ng/g)

Reference

Apis mellifera Nectar 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to untreated 
US OSR fields

<1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Nectar 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to treated 
US OSR fields

0.7-2.4 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Nectar 6th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar 6th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.68 Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar 10th-14th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar 10th-14th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.77 Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to untreated 
SS OSR fields

0.1 Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
SS OSR fields

10.3 Rundlöf et al. 
(2015)

Bombus 
terrestris

Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to untreated 
SS OSR fields

0 Rundlöf et al. 
(2015)

Bombus 
terrestris

Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
SS OSR fields

5.4 Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to untreated 
maize fields

<1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to treated 
maize fields

1-7 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to untreated 
US OSR fields

<1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to treated 
US OSR fields

<1-3.5 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen First two weeks of July 2012 Located in untreated 
SS OSR fields

0.24 Cutler et al. (2014)

Apis mellifera Pollen First two weeks of July 2012 Located in treated SS 
OSR fields

0.84 Cutler et al. (2014)

表２.  2013年に発表された、開花そして開花前の開花作物に隣接する場所における、自由に飛び回る蜂より集められた
花粉と花蜜中のネオニコチノイド系農薬の残量を記録した研究の概要。
対象となった場所で集められたサンプルの結果は太文字でハイライト。
SS = 春播き、WS = 冬播き、US = 播種日不明
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Species Sample type Samples collected Nest location
Mean total 
neonicotinoid 
concentration 
(ng/ml or ng/g)

Reference

Apis mellifera Nectar 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to untreated 
US OSR fields

<1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Nectar 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to treated 
US OSR fields

0.7-2.4 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Nectar 6th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar 6th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.68 Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar 10th-14th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar 10th-14th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.77 Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to untreated 
SS OSR fields

0.1 Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
SS OSR fields

10.3 Rundlöf et al. 
(2015)

Bombus 
terrestris

Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to untreated 
SS OSR fields

0 Rundlöf et al. 
(2015)

Bombus 
terrestris

Nectar June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
SS OSR fields

5.4 Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to untreated 
maize fields

<1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to treated 
maize fields

1-7 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to untreated 
US OSR fields

<1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates unknown) Adjacent to treated 
US OSR fields

<1-3.5 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen First two weeks of July 2012 Located in untreated 
SS OSR fields

0.24 Cutler et al. (2014)

Apis mellifera Pollen First two weeks of July 2012 Located in treated SS 
OSR fields

0.84 Cutler et al. (2014)

Species Sample type Samples collected Nest location
Mean total 
neonicotinoid 
concentration 
(ng/ml or ng/g)

Reference

Apis mellifera Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.5 (limit of 
detection)

Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
WS OSR fields

13.9 Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen May to September 2011 Non-agricultural area 0.047 Long and Krupke 
(2016)

Apis mellifera Pollen May to September 2011 Adjacent to untreated 
maize fields

0.078 Long and Krupke 
(2016)

Apis mellifera Pollen May to September 2011 Adjacent to treated 
maize fields

0.176 Long and Krupke 
(2016)

Apis mellifera Pollen 6th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Pollen 6th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.50 Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Pollen 10th-14th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Pollen 10th-14th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.97 Rolke et al. (2016)

Bombus 
terrestris

Pollen 10th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Bombus 
terrestris

Pollen 10th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.88 Rolke et al. (2016)

Bombus 
impatiens

Pollen July to August 2013 Adjacent to untreated 
maize fields

<0.1 (limit of 
detection)

Cutler and Scott-
Dupree (2014)

Bombus 
impatiens

Pollen July to August 2013 Adjacent to treated 
maize fields

0.4 Cutler and Scott-
Dupree (2014)

Osmia bicornis Pollen 14th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

<0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Osmia bicornis Pollen 14th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

0.88 Rolke et al. (2016)
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2014年以降、ネオニコチノイド処理された顕花作物
の花粉および花蜜におけるネオニコチノイド濃度に
ついて報告する多くの研究が発表されている。これ
らの研究結果は、EFSA およびGodfray et al. が報
告した濃度にほぼ沿うものになっている。Botías et 
al. (2015) はチアメトキサムで処理したアブラナ
において、花粉中に平均濃度 3.26 ng/gのチアメト
キサム、2.27 ng/gのクロチアニジン、1.68 ng/g
のチアクロプリドを確認した。アブラナの花蜜中に
も同程度の平均濃度で含有されており、チアメトキ
サムが 3.20 ng/g、クロチアニジンが 2.18 ng/g、
チアクロプリドが0.26ng/gだった。Xu et al. 
(2016) はアブラナにおいて平均濃度 0.6 ng/gの
クロチアニジンを確認した。この研究では花粉試料
は採取されなかった。トウモロコシの花粉について
は、Stewart et al. (2014) がさまざまな種子処理
について検出限界 (LOD) である1ng/g から5.9ng/
gまでの間にチアメトキサムおよびクロチアニジン
の平均濃度を確認している。Xu et al. (2016) は
トウモロコシの花粉で平均濃度1.8ng/gのクロチア
ニジンを確認した。さらに Stewart et al. (2014) 
は、ダイズの花とワタの花蜜のいずれにも残留した
ネオニコチノイドがないことを確認した。

2013年以降に論文発表された複数の研究が、処理
された顕花作物から近いほどハチのネオニコチノイ
ド系農薬への曝露が増すことを実験で証明する目的
で、自由に飛行するハチを用いている（表2）。ミ
ツバチを用いた場合、非処理の顕花作物のすぐ近く
に設置された巣に戻る採餌バチから集めた花粉中の
ネオニコチノイド濃度は0～0.24ng/gであり、こ
れに対して処理された顕花作物のすぐ近くの巣から
の花粉では0.84～13.9 ng/gだった。マルハナバ
チに関する研究例はミツバチよりも少ないため、試
料数もずっと少ないが、非処理地域からの花粉中の
ネオニコチノイド系農薬は0.1ng/g未満～0.3ng/
g未満であり、これに対して処理地域のすぐ近くに
設置された巣では 0.4～0.88ng/gだった。単独性
ハチが採取した花粉について調べた研究は1件し
か得られていないが、これによればツツハナバチ
（Osmia bicornis）が採取した花粉の濃度は非処理
地域では0.3ng/g未満、処理地域では0.88ng/gだ
った。花蜜に関する結果も同様の傾向を示している
が、得られる研究例は花粉よりも少ない。Rolke et 
al. (2016)によれば、ミツバチが採取した花蜜の試
料のネオニコチノイド濃度は、非処理アブラナ付近
の養蜂箱から得たものでは0.3ng/ml未満だったの
に対し、ネオニコチノイド処理を施したアブラナ付
近の養蜂箱から得たものでは 0.68～0.77ng/ml だ
った。しかしRundlöf et al. (2015) によれば、非
処理アブラナ付近の巣から飛び立ったハチから集め

た花蜜では濃度が0～0.1ng/mlだったのに対し、
処理アブラナの付近に設置した巣から飛び立った
ハチから集めた花蜜の濃度は、マルハナバチが集め
た花蜜では5.4ng/ml、ミツバチが集めた花蜜では
10.3 ng/mlだった。

異なる研究間で見られる、ハチが採取する花粉と花
蜜のネオニコチノイド濃度のこの一桁にも及ぶばら
つきは、かなりの大きな違いである。花粉および花
蜜での検出濃度は、おそらく、処理の用量と方法、
対象作物、季節、地理的な場所、土壌の種類、気象、
試料が採取された時刻などに大きく依存する。農
作物の品種が違うだけでも、花粉および花蜜での残
留量に大きな違いが生じる場合がある (Bonmatin 
et al. 2015)。一群のハチから集めた花粉試料は、
種類の異なるさまざまな植物に由来し、その多くが
作物ではないことから、作物の花粉中の残留ネオニ
コチノイドは、非処理の、作物以外の花粉によって
希釈される。しかし報告されている研究では、より
高い濃度でも、Godfray et al. (2014) が算出した
花粉で6.1ng/g、花蜜で1.9 ng/mlという値の１０
倍以内の値に収まる。さらにネオニコチノイド系農
薬の花粉中および花蜜中の濃度は、すべての事例に
おいて、ネオニコチノイド処理された顕花作物付近
の地点の方が、非処理農作物付近の地点よりも高か
った。ハチのネオニコチノイド系農薬への曝露は、
処理された顕花作物に近いほど増すことを、利用可
能な証拠が示している。顕花作物における濃度につ
いて最近得られた証拠は、EFSA (2013a; 2013b; 
2013c) が報告した濃度とほぼ一致している。

2.1.2  花をつけない作物および開花前
の栽培段階でのリスク
EFSA の研究では、クロチアニジンが種子粉衣とし
て認可されている一部の農作物は、花をつけない
か、開花前に収穫されるか、もしくは花蜜も花粉も
作らないため、これらの農作物はこうした経路での
曝露により、ハチにリスクをもたらすことはないだ
ろうと述べている。明らかに、花をつけない作物は
生産される花粉や花蜜を介した曝露源ではないが、
より広範な環境に拡散する可能性のあるネオニコチ
ノイド系農薬の源である（セクション2.2で考察す
る）。さらに、処理作物は種類を問わず、ほかの生物
がネオニコチノイド曝露を受ける経路として追加さ
れる。

作物の種類やそれによって決まる種子の大きさに
より、ネオニコチノイド処理された種子には1粒当
たり0.2～1mgの有効成分が含まれる (Goulson 
2013)。Goulson の計算によれば、体重390gの種
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子食のヨーロッパヤマウズラが、LD50（訳注：半数
致死量：試験動物の50％を死亡させると予測される
投与量）に相当する量を摂取するには、トウモロコ
シ種子なら5粒、テンサイの種子なら6粒、もしくは
アブラナの種子なら32粒ほど食べる必要がある。米
国環境保護庁（EPA）は、推奨播種密度でまかれた
種子の約1％が、脊椎動物の採餌活動の範囲内にあ
ると推定している。Goulsonはこれに基づき、トウ
モロコシまたはアブラナのまかれた1ヘクタールの
広さに、約100羽のヤマウズラがLD50相当量を摂
取するのに十分な処理種子が採餌可能な状態で存在
すると算出した。ヨーロッパヤマウズラは通常1日
に約25gの種子を食べることを考えれば、種子食動
物、特に鳥類やほ乳類がネオニコチノイド系農薬を
摂取する可能性があるのは明らかである。しかし、
処理種子による鳥類の死亡率および亜致死的影響を調
べる実験的研究はいくつか行われているものの（セク
ション3.5を参照）、この経路による全体的な曝露に
ついて理解を深めることを目的とした研究は、野外
条件下で農地に生息する鳥類が処理種子を摂取する
ことを実証するものも、非処理種子に対する処理種
子の相対的な摂取量を数値化するものも入手可能で
はない。

植食性昆虫だけでなく植食性の軟体動物も、ネオニ
コチノイド系農薬で処理された成長途上の苗を捕食
する。ネオニコチノイド系農薬の軟体動物に対する
有効性は比較的低いため、Douglas et al. (2015) 
は種子をネオニコチノイド処理したダイズを用い、
実験室研究と野外研究により、農業の重要害虫であ
るナメクジの一種（Derocerasreticulatum）の体
内の残留ネオニコチノイドを調べた。野外で採取
した、処理ダイズを摂餌したナメクジの試料にお
ける総ネオニコチノイド濃度は、12日間の摂餌後
に500ng/g にまで達し、平均濃度は100ng/g 超
であった。非処理の対照植物を摂餌していたナメ
クジではネオニコチノイド系農薬は検出されなかっ
た。169日後には、対照群のナメクジからも処理群
のナメクジからもネオニコチノイド系農薬は検出
されなかった。実験室では、ダイズの苗を摂取した
ナメクジには、種子処理の強度により6～15％と
いう低い死亡率が生じた。実験室実験で、ダイズの
摂餌後のナメクジをオサムシの一種（Chlaenius 
tricolor）の前に置いた。このオサムシは、農業生
態系に存在する代表的な捕食性の甲虫で、ナメクジ
の重要な捕食者として知られる。ナメクジを摂取
したオサムシでは、ネオニコチノイド処理群では
61.5％（n=16/26：26匹中16匹）がその後に機
能障害の徴候を示し、対照処理群ではそうした徴候
を示したものは1匹もいなかった（n=0/28）。機
能障害を示した16匹のうち、7匹がのちに死亡し

た。この研究についてはセクション3.3でも言及す
る。Szczepaniec et al. (2011)も同様の結果を得
ており、ニレの木にイミダクロプリド処理を施すと
ハダニの一種（Tetranychusschoenei）が大量発生
することを確認している。この増加は、捕食者がイ
ミダクロプリドを含有する被食者を摂取した後に、
捕食者の死亡率が高くなり、密度が減少したことに
よってもたらされた。多くの有益な捕食性の無脊椎
動物が、ネオニコチノイド系農薬での処理が知られ
る農作物の害虫を餌としているが、これまでのとこ
ろ、農業生態系中の作物害虫を直接摂取することに
よってネオニコチノイド系農薬がこれらの捕食者に
伝播するかどうかを評価する研究は、上記のほかに
はない。

さらに、開花期以外の時期にある顕花作物も、天敵
の個体群に対する潜在的な脅威になり得る。ダイズ
アブラムシの寄生バチの一種（Aphelinus certus）
は、ダイズアブラムシ（Aphisglycines）の重要な
寄生天敵である。Frewin et al. (2014)は、対照ダ
イズおよびネオニコチノイド処理を施したダイズを
摂餌する実験室のアブラムシ個体群に、寄生バチを
近づけた。寄生バチが寄生した割合は、処理植物の
アブラムシの方が非処理植物のアブラムシよりも有
意に少なかった。Frewinetal. はこうした影響の考
えられる要因について、2つ仮説を立てている。一
つは、宿主アブラムシの体内の残留ネオニコチノ
イドへの曝露によって、未成熟な寄生バチの死亡率
が増加した可能性、もしくは寄生と残留物が相まっ
てアブラムシの死亡率が増加した可能性が考えら
れる。もう一つは、寄生バチが農薬に汚染された
アブラムシに寄生するのを避けているのかもしれな
い。Aphelinus 属の種は、宿主適性を判断する際
に体内鍵物質（internal cue）を用いることが知ら
れており、アブラムシのストレス関連または免疫関
連のホルモンを宿主適性の判断に用いている可能性
がある。寄生バチを用いる害虫の生物学的防除の重
要な要素が、季節初めに捕食寄生者の個体数を増や
すことであると考えれば、ネオニコチノイド種子処
理による寄生率の低下によって、ダイズアブラムシ
を防除する寄生バチの能力が損なわれることもあり
得る。

ネオニコチノイド処理された花をつけない農作物
は、処理種子の直接摂取または苗の摂取による潜在
的な曝露経路になっており、捕食性行動を通して一
定の害虫防除を提供する益虫をはじめとする、より
高次の栄養段階へのネオニコチノイド系農薬の伝播
をもたらす可能性がある。EFSA報告書ではネオニコ
チノイド系農薬のハチ以外の生物への影響を検討し
ていないため、ここで比較を行うことはできない。
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2.1.3  農地に処理種子をまくことと、     
その後の粉塵飛散による曝露のリスク
2013年より前に行われた多数の研究（Godfray et 
al. 2014は12例を記載）において、種子粉衣にお
いて存在するネオニコチノイド系農薬が、農地に種
子をまく際に機械で削りとられ、その後に粉塵とし
て放出される場合があることが確認されている。こ
の粉塵には、特定の条件下では最高240,000 ng/g 
という非常に高濃度のネオニコチノイド系農薬が含
まれる場合がある（Nuyttens et al. 2013 による
レビューを参照）。この粉塵との急性接触は、特定の
場合においてミツバチの集団的な中毒をもたらし得
る（例：Pistorius et al. 2009; Bortolotti et al. 
2009）。播種中に生み出される粉塵のネオニコチノ
イド系農薬の濃度、ならびに空中に放出される全量
は、施用量、種子の種類、種子処理の質（粉状のタ
ルクなどの添加を含む）、播種技術および環境条件に
依存する。Girolami et al. (2013) は、播種機によ
り発生する粉塵雲は楕円形で、直径が約20メート
ルであることを示した。虫かごを用いた実験によれ
ば、播種機が1回通り過ぎるだけで、その中にいるミ
ツバチをすべて殺すのに十分だった。排気を地面に
向けるよう設計された管を用いても、ハチの生存率は

あまり上がらなかった。ミツバチからは最高4,000 
ng/g、平均で300 ng/gのネオニコチノイド濃度が
検出された。未改良の播種機と改良した播種機にさ
らされたハチで検出された濃度は同程度であった。

入手可能な証拠を基に、EFSA報告書 (2013a; 
2013b; 2013c) では、舞い上がる粉塵の堆積量はト
ウモロコシが最大である一方、テンサイ、アブラナ、
オオムギの種子から舞い上がる粉塵の堆積量は非常に
少ないと結論付けている。その他の作物に関する情報
は入手できておらず、また種子の種類がネオニコチノ
イドの放出を規定する主要因であることを考えれば、
これを基にしたその他の作物に関する推定はかなり不
確実である。トウモロコシ、アブラナ、穀類の播種時
に採餌または近くの作物の間を飛行するハチが受ける
高い急性リスクは除外されていない。実際には、この
評価は、作物の付近を飛行する採餌ミツバチやその他
の花粉媒介者が、（例えば、粉塵との直接的な接触に
よって）高いリスクにさらされること、また（社会性
ハチの場合は）相当量の残留物を巣に運ぶ可能性があ
ることを示している。遠くにいるハチや、播種時に風
上で採餌するハチがさらされるリスクはかなり小さい
と思われる。上記報告書は、前述の評価が、粉塵への
曝露によりミツバチが受ける亜致死的影響の潜在的リ
スクを評価するものではないと結論付けている。粉塵
が舞い上がった後に周辺植物の花蜜に含まれる残留ネ
オニコチノイドについての情報は得られなかった。

近年、さまざまな種類の改良型播種機が採用され
ており、播種機から出る空気を土壌に向けること
によって、粉塵が舞い上がる現象を最大で95％減
らしている（Manzone et al. 2015を参照）。オ
ランダ、フランス、ベルギー、ドイツでは、特定の
製品にエアデフレクター（転向装置）を装備するこ
とが義務付けられるようになった (Godfray et al. 
2014)。Bonmatin et al. (2015) およびLong and 
Krupke (2015) は、主として2013年4月より前
の文献を対象として、播種機から出る汚染された粉
塵から花粉媒介者およびその他の非標的生物が受け
る曝露に関する既存文献をレビューしている。これ
らの文献の考察によれば、規制当局の注意にもかか
わらず、とりわけ最良の方法で行われていない場合
に、舞い上がる粉塵はネオニコチノイドによる環境
汚染の原因の可能性があると著者らは結論付けてい
る。

最近の研究でも、播種直後の農地周辺の野生の花の
組織からネオニコチノイド系農薬が引き続き検出さ
れている。Stewart et al. (2014) は、トウモロコ
シ（n=18）、ワタ（n=18）、ダイズ（n=13）がまか
れた農地に隣接する周辺部で採取した野生の花全体Seedcoated cucumber seeds 

© ajaykampani / iStockphoto
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から、平均9.6 ng/gのネオニコチノイド濃度を検出
した。試料は播種の数日後に採取されたもので（だ
いたいは3日以内）、濃度が最も高かったのは、チア
メトキサム処理種子が前日にまかれたトウモロコシ
畑の付近で採取した試料の257 ng/g だった。付近
での濃度に関する、作物種ごとの詳細なデータは入
手できない。ネオニコチノイドによる種子粉衣をせ
ずにまいた農作物の付近の植物からは試料を採取し
ていない。Rundlöf et al. (2015) は、処理および
非処理のアブラナ畑の付近に生育する野生植物の花
と葉を、アブラナの播種から2日後に採取した。処理
畑付近のネオニコチノイド濃度は、前出の研究より
も低く1.2 ng/gだったが、この数値は、ネオニコチ
ノイド系農薬が検出されなかった対照畑よりも高か
った。これは、アブラナ種子に由来する粉塵からの
汚染リスクが、トウモロコシ種子からの汚染リスク
よりも低いことを示す以前の知見と合致する。

2.1.4  溢液による曝露のリスク
植物の中には、少量の液体（木部樹液）を葉の先やそ
の他の末端部分から分泌するものがあり、これはよく
溢液と呼ばれる。論文発表されている6つの研究なら
びにEFSAのレビューによれば、溢液から極めて高い
ネオニコチノイド濃度が確認されており、特に若い植
物では花蜜中の濃度よりも4～5桁も高い（Godfray 
et al. 2014を参照）。EFSA (2013a) は、クロチア
ニジン濃度717,000 ng/gと、クロチアニジンの急性
経口毒性値であるハチ1匹当たり3.8 ngを用いて（セ
クション3.1.1を参照）、ミツバチがわずか 0.005 µl
を摂取するだけで LD50 の量に達する、と算出してい
る。ミツバチの働きバチが1日に1.4～2.7 mlの水を
運ぶことができることを考えれば、明らかにこの経路
による致死的曝露の可能性がある。チアメトキサム
とイミダクロプリドに関するリスク評価も同様であ
った (EFSA 2013b; 2013c)。ただしEFSA報告書
は、溢液は頻繁に産出されているもののミツバチが溢
液から水を集める様子はまれにしか観察されないこと
から、リスクは低いとみなすべきだと、実験的試験に
基づいて結論付けている。

溢液を介したネオニコチノイド曝露を調べた 2013年
以降の研究は、ほとんどない。唯一利用可能な研究で
ある Reetz et al. (2015) では、アブラナの溢液中の
チアメトキサム濃度を評価し、ミツバチ各個体の蜜胃
の残留物を測定している。著者らは、野外で水を集め
ているミツバチに対象を絞った観察はほとんど不可能
であると指摘し、その代わりに、2010年と2011年
の秋にアブラナの苗が溢液を産出している時に、処理
アブラナの付近に設置された養蜂箱から、戻ってくる

ミツバチを集めた。アブラナは、子葉期に70～130 
ng/ml のクロチアニジンを含む溢液を産出した。436
の蜜胃のうち、ネオニコチノイド系農薬が検出された
のは62試料のみであり、濃度は0.1～0.95 ng/ml だ
った。しかし、行動観察が行われていないため、確信
を持って溢液による暴露を示すことは不可能である。
なぜならネオニコチノイド系農薬は水域や野生の花の
花蜜にも存在するからだ（セクション2.2を参照）。
従って、ミツバチやその他の昆虫が溢液との接触を通
して、どの程度のネオニコチノイド系農薬を摂取する
のか、または別の形で曝露を受けるのかを示す証拠は
まだほとんど存在しない。

2.2 より広範な環境に残留する   
ネオニコチノイド系農薬から非標的
生物が受ける曝露のリスク
ミツバチの曝露経路を特定するにあたり、EFSA報
告書では、処理作物の畑で生育する、顕花性の耕地
雑草の残留ネオニコチノイドの可能性を検討してい
る。作物の種がまかれる時期には農地に雑草は生え
ておらず、またそれらの物質は処理種子のまわりに
濃縮されているため、雑草の根から大量に取り込ま
れる可能性は低いと考えられることから、この曝露
経路は無視できると見なされた。ただし報告書は、
顆粒状ネオニコチノイドの施用については、顕花性の
耕地雑草による摂取の可能性は除外できないと指摘
し、この問題に関するデータ不足を強調している。

ネオニコチノイド系農薬の土壌、水、および野生植
物での残留性は、潜在的に深刻な問題である。もし
これらの農薬が農地を取り巻く生息地に侵食するこ
とができるとしたら、影響を及ぼし得る生物の範囲
は、ただ作物のところにやってくる無脊椎動物より
もはるかに広くなる。こうした農薬が、より広範な
環境の中で長期間にわたり残留するとしたら、ネオ
ニコチノイドによる曝露は、処理種子の播種に伴う
急性曝露ではなく、むしろ慢性的なものかもしれな
い。

2013年4月以降、施用後のネオニコチノイド系農薬
の残留物の、より広範な環境中での動態について実証
する実験データが数多く生み出されている。公表さ
れたレビュー論文の主なものにGoulson による論文 
(2013)、Bonmatin et al. による論文 (2015)、およ
び Morrissey et al. による論文 (2015) がある。
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2.2.1 ネオニコチノイド系農薬の土壌残留性
種子粉衣により施用されるネオニコチノイド系農薬は対象作物に吸収されるよう意図されているが、吸収される
のは有効成分の1.6～20％にすぎず、大部分は土壌に残る。ごく一部が種子をまく際に発生する粉塵を介して拡散
する（セクション2.1.2を参照）。ネオニコチノイド系農薬は土壌に吸着することができ、その強度は種々の要因に
依存する。ネオニコチノイド系農薬は水溶性であり（セクション2.2.2を参照）、水が存在すれば土壌から浸出す
る場合がある。有機物含量の高い土壌では、浸出量は少なく吸着量は多い (Selim et al. 2010)。最近行われた土
壌の種類による比較で、Mörtl et al.（2016, 図2）は、クロチアニジンとチアメトキサムが砂質土から容易に浸
出することを確認した。粘質土ではネオニコチノイド系農薬の保持率が高かったが、最大の保持率はローム土壌
で見られた。これに対応して、残留ネオニコチノイド濃度はローム土壌で最も高かった。

図２.  土壌に吸収される際のクロチアニジンおよびチアメトキサムの浸出プロフィール。クロチアニジン（黒）およびチアメトキサム
（灰色）の濃度は、砂 (a)、粘土 (b)、ローム土壌 (c) の各水性溶出液から測定される。軽石層（d）からの浸出液をコントロールとし
て表記される。浸出10mL 画分中の濃度を、画分番号順にμg/mLで示す。M.rtl et al。（2016年）
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土壌中のネオニコチノイド系農薬の半減期（DT50、訳注：物質の当初濃度の50％が消失・分解するのに要する
期間）を評価した研究はいくつかあるが、これらの研究のほとんどは、ネオニコチノイド系農薬がより広範な生
物多様性に及ぼし得る有害な影響について、近年関心が高まる前に実施されたものである。1999年から2013年
に実施された野外および実験室の研究から得られているDT50について Goulson (2013) がレビューしている。
報告されているDT50には大きなばらつきがあり、多くはイミダクロプリドでは200～1000日超、チアメトキ
サムでは7～353日、クロチアニジンでは148～6931日の範囲である。DT50はニトロ置換されたネオニコチノ
イド系農薬の方が短いようであり、チアクロプリドでは3～74日、アセタミプリドでは31～450日である。1年
を超えるDT50は、継続的な投入を仮定すると、土壌中でのネオニコチノイドの生物濃縮の可能性を示唆する。
しかしこれらの報告値は非常にばらつきが大きい。EFSAの報告書が作成された時点では、継続的なネオニコチ
ノイドの投入を伴う、複数年にわたるネオニコチノイドの土壌蓄積を評価する野外研究で、利用可能なものは1
件しかなかった。Bonmatin et al. (2005) はフランスの農地の土壌74試料について、イミダクロプリドの検査
を行った。イミダクロプリド濃度は、2年連続で処理を施した土の方が、1回しか処理を施していない土よりも
高く、土壌中にイミダクロプリドが蓄積している可能性が示唆された。しかし、この研究では最大で2年処理し
た土壌しか調べていないため、残留物が増え続けるかどうかは明らかでない。2013年には2つの研究が終了し
ているが、その情報は広く行き渡らなかった。この研究はバイエル社が行ったもので、6年間にわたり、英国の

図３.   種子処理された冬コムギを毎年（1991-1996）秋に播種した土壌で検出されたイミダクロプリドのレベル。両研究とも調査
場所はイングランド東部に位置する。処理の割合は有効成分で、それぞれ56/haおよび112g/haであった最初の年以外は 66g/haと
133g/haだった。データは Placke（1998a)、Goulson (2013年) による。
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種子処理をしたオオムギ (Placke 1998a)、ならび
にドイツの果樹園の土壌へのスプレー散布 (Placke 
1998b) について、土壌中のイミダクロプリド濃度
を評価している。Goulson (2013) はこのデータを
検討し、これらの研究は土壌中のネオニコチノイド
系農薬の経時的な蓄積を示すと主張し（図3）、濃度
は約5年後に横ばい状態になり始める可能性が多少
見られるとしている。しかし、試験が6年目を最後に
終了していることから、濃度がその後も上昇したか
どうかは明らかでない。

2013年以降、農用土壌中のネオニコチノイド濃度
を測定する研究、実際の環境の土壌中のネオニコチ
ノイド系農薬のDT50を測定する研究、広範な野外試
験および野外サンプリングにより土壌中の蓄積量を
測定する研究がいくつか発表されている。野外の現
実的なネオニコチノイド試料のデータを表3にまと
めた。Jones et al. (2014) は、英国の6郡18カ所
の畑から得た、中央および辺縁部の土壌試料におけ
るネオニコチノイド濃度を測定した。試料は2013
年春に、作物の播種前に採取された。イミダクロプ
リド（範囲は0.09未満～10.7 ng/g）、クロチアニ
ジン（範囲は0.02未満～13.6 ng/g）およびチア
メトキサム（範囲は0.02未満～1.5 ng/g）が検出
された。畑の中央の方が、畑の辺縁部よりも残留濃
度が高かった（イミダクロプリドの平均は辺縁部の
0.76 ng/gに対して1.62 ng/g、クロチアニジンの
平均は0.84 ng/gに対して4.89 ng/g、チアメトキ
サムの平均は0.05 ng/gに対して0.40 ng/g）。過
去3年間施用されていないネオニコチノイド系農薬
（主にイミダクロプリド）が18のうち14の畑で検
出された。Limay-Rios et al. (2015) は2013年と
2014年の春に、カナダのオンタリオ州の農地25カ
所から農作物播種前に採取した土壌試料を分析し、
平均濃度3.45 ng/gのクロチアニジンと0.91 ng/g
のチアメトキサム、合計で平均4.36 ng/gのネオニ
コチノイド濃度を確認しており、これはJones et al. 
(2014) の研究結果と類似している。

Botías et al. (2015) は2013年夏、農作物の播種か
ら10カ月後に、冬まきアブラナの畑7カ所および冬
まきコムギの畑5カ所から採取した土壌試料を分析
した。試料は畑の中央（アブラナのみ）および畑の
辺縁部（アブラナおよび冬コムギ）から採取した。
イミダクロプリド（範囲は0.07以下～7.90 ng/g）、
クロチアニジン（範囲は0.41～28.6 ng/g）、チア
メトキサム（範囲は0.04以下～9.75 ng/g）、およ
びチアクロプリド（範囲は0.01以下～0.22 ng/g）
が検出された。アブラナ畑の中央の方が、アブラ
ナ畑の辺縁部よりも残留濃度が高かった（イミダ
クロプリドの平均は辺縁部の1.92 ng/g に対して

3.03 ng/g、クロチアニジンの平均は6.57ng/g に
対して13.28 ng/g、チアメトキサムの平均は0.72 
ng/g に対して3.46 ng/g、チアクロプリドの平均は
0.01 ng/g以下に対して 0.04 ng/g）。これらの値
は、Jones et al. (2014) および Limay-Rios et al. 
(2015) による測定値よりも高いが、最も差異の大
きいものでも1桁の範囲内となっている。

Hilton et al. (2015) は、1995年から1998年に実
施された18の実用化試験から得られた、それまでは
非公開だったデータを発表した。そのデータは、裸
地土壌、草地、ならびにさまざまな農作物（ジャガ
イモ、エンドウマメ、春オオムギ、冬オオムギ、ダ
イズ、冬コムギ、トウモロコシ）に対するチアメト
キサムの施用に関するものである。チアメトキサム
のDT50の範囲は7.1～92.3日であり、幾何平均は
31.2日（相加平均は37.2日）だった。種々の施用
法および環境条件のすべてにわたり、チアメトキサ
ム濃度は1年以内に、当初濃度の10％未満に減少し
た。de Perre et al. (2015) は、2011年と2013年
の春に播種されたクロチアニジン処理トウモロコシ
について、土壌中のクロチアニジン濃度を2011年
から2013年にかけて測定した。トウモロコシの種子
は、1粒当たり0.25 mgおよび0.50 mgの種子粉衣
を施して播種された（図4）。低めの濃度で種子粉衣
をしたものでは、土壌中のクロチアニジン残留物の
幅は、播種前の約2 ng/gから播種直後の6 ng/gま
でだった。高めの濃度での種子粉衣では、クロチア
ニジン残留物の平均の幅は、播種前の2 ng/gから
播種直後の11.2 ng/gまでだった。de Perre et al. 
(2015) は、1粒当たり0.5 mgの種子処理でのクロ
チアニジンのDT50を164日と算出した。1粒当たり
0.25 mgという低めの濃度での処理では、DT50は
955日と算出されたが、このモデルによって説明さ
れるデータの割合は、1粒当たり0.5 mgのモデルに
比べてかなり少ない。

Schaafsma et al. (2016) は2013年と2014年
に、カナダのオンタリオ州のトウモロコシ畑におけ
るクロチアニジンのDT50を算出した（これには
Schaafsma et al. (2015) で論文発表したデータも
含まれる）。土壌試料は、春に、播種前の18カ所の畑
から採取した。ネオニコチノイドの平均濃度（クロチ
アニジンとチアメトキサムの総計）は、2013年では
4.0ng/g、2014年では5.6ng/gだった。観察された
残留物ならびに播種時のトウモロコシ処理種子を通じ
て再び施用された充填量を用いると、2013年に調査
した畑のDT50推定値は0.64年（234日）、2014年
に調査した畑のDT50予測値は0.57年（208日）だ
った。両年ともに調査を実施した畑のDT50は0.41
年（150日）と算出された。Schaafsma et al. は、
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Mean neonicotinoid concentration (ng/g)

Sample 
size 
(fields)

Country Year(s) 
studied

Samples 
collected

Previously 
cropped 
with

Imidacloprid Clothianidin Thiamethoxam Reference

28 USA 2012 Spring, pre-planting Various 4.0 3.4 2.3 Stewart et al. 
(2014)

18 UK 2013 Spring Various 1.62 4.89 0.4 Jones et al. 
(2014)

25 Canada 2013 and 
2014

Spring, pre-planting Maize 3.45 0.91 Limay-Rios et 
al. (2015)

7 UK 2013 Summer, with crop 
(10 months post 
planting)

Oilseed rape 3.03 13.28 3.46 Botías et al. 
(2015)

3 USA 2011 to 
2013

Continuously Maize and 
soybean

2.0-11.2 de Perre et al. 
(2015)

50 USA 2012 and 
2013

Summer, with crop Maize 7.0 Xu et al. 
(2016)

27 Canada 2012 to 
2014

Summer, with crop Oilseed rape 5.7 Xu et al. 
(2016)

35 Germany 2013 Autumn, pre-
planting 

Various 2.1 Heimbach et 
al. (2016)

表３.  2013年以降に行われた農業土壌におけるネオニコチノイド濃度の研究概要
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図４.  2011年から2013年の間で、トウモロコシ種子粉衣濃度（それぞれクロチアニジン 0.25％お
よび 0.50mg/種子）に対するクロチアニジン土壌濃度の中央値。クロチアニジンの土壌への投入
の契機となるためトウモロコシの植え付けを記載、耕作の時期等も合わせて記載。* は、一回の検体
採取において、両者の種子粉衣濃度が大幅に違う場合を示す。（2011年4月から2013年3月まで、
種子ひとつあたり0.25mg /種子および 0.50mg /種子に対して、t test、p ≤ 0.05、n = 13および   
n = 17である。2013年5月以降は両方の種子処理率はn=15である）。Perre ら (2015) による。  
注 - 未処理の大豆は2012年に播種された。

カナダにおけるトウモロコシ栽培に現在のペースで
ネオニコチノイドの施用を行えば、ネオニコチノイ
ド系農薬の土壌残留物は6 ng/g未満で横ばい状態に
達するだろうと結論付けている。

Schaafsma et al. は同じ方法によりPlacke　
（1998a; 1998b; 表4）のデータを用いてイミ
ダクロプリドのDT50も算出しており、0.57年
（208日）という非常に類似するDT50を得てい
る。Schaafsma et al. は、Plackeの研究はネオニ
コチノイドによる種子処理を繰り返し行った後にネ
オニコチノイド濃度が横ばい状態に達することを示
すものだと主張している。しかし、観察された濃度
は高いため、6年後に横ばい状態に達したとしても、
土壌中のネオニコチノイド系農薬の平均濃度は約
30 ng/gになると思われる（表4）。

Xu et al. (2016) は、2012年から2013年にかけ
て米国中西部のトウモロコシ生産地50カ所から得
られた土壌試料、ならびに2012年、2013年および
2014年にカナダ西部のアブラナ生産地27カ所から
得られた土壌試料を分析した。試料は播種後に採取
されたが、正確にどれくらい後かは明らかでない。
クロチアニジン処理種子が2～11年間播種されてい
た、米国中西部のトウモロコシ生産地における土壌
中のクロチアニジン平均濃度は7.0ng/gであり、90
パーセンタイル値13.5 ng/gだった。Xu et al. はこ
の平均濃度が、クロチアニジン0.25 mgで処理した
トウモロコシ種子を1回利用した場合に予測される理
論上の土壌濃度（6.3 ng/g）に類似すると主張して
いる。土壌中のクロチアニジン濃度は4年後に横ばい
状態に達するようであるが（図5a）、処理歴が4年
以上の地点の試料数は、処理歴が4年未満の地点の数
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Field Observed imidacloprid 
concentration (ng/g) Half-life (years)

Barley_66_1 31.4 0.74

Barley_133_1 49.4 0.63

Barley_66_2 17.8 0.53

Barley_133_2 36.3 0.54

Orchard_1 23.3 0.48

Orchard_2 34.5 0.59

Orchard_3 23.1 0.47

Mean ± Standard Error 30.8 0.57 ± 0.04

表４.  ドイツの果樹園および英国の冬のオオムギ圃場におけるイミダクロプリドおよび推定消失率（半減期）の観察された
濃度。 Placke（1998a、1998b）によるデータ。 半減期は、予測値と測定値が等しくなるまで、半減期を段階的に変化さ
せて反復計算した。Schaafsma ら（2016年）による。

よりもかなり少ない。アブラナ生産地では、クロチ
アニジンの平均濃度は5.7 ng/gであり、90パーセン
タイル値は10.2 ng/gだった。これも、種子1 kg当
たり4gのクロチアニジンで処理したアブラナ種子を
1回利用した場合の理論上の土壌濃度（6.7 ng/g）
に類似する（図5b）。アブラナの試料採取地点のク
ロチアニジン処理歴は同一ではないものの、利用の
程度は4年の間かなり安定していたようである。参
考までに、アブラナ種子1 kg当たりクロチアニジン
10 gというのが、最近の野外試験では最も一般的な
施用量である（Elado による種子粉衣、セクション
3.1.2.1を参照）。

現在入手可能な一連の証拠から示されるのは、処理
種子がまかれてから1年以上経過しても、検出可能な
濃度のネオニコチノイド系農薬が農用土壌中に存在
することであり、ネオニコチノイドの残留性が農業
の1年周期を超えるレベルであることをはっきりと証
明している。さらに、最近使用されていないことが
分かっているネオニコチノイド系農薬が、最後に施
用されてから数年経ってもまだ土壌中に残っている
場合がある。利用可能なデータが示すのは、施用さ
れた全ネオニコチノイド系農薬の一部は毎年、土壌中
に残り得るものであり、また、実際に残るものの、十
分に分解されるように見受けられ、つまり、いつまで
も蓄積（生物蓄積）し続けるのでなく、2～6年間施

用を繰り返した後に横ばい状態に達するということ
である。しかしこれらの研究は、全体的にみると、
毎年ネオニコチノイド処理をした種子をまくことに
より、クロチアニジンでは3.5～13.3 ng/g、チア
メトキサムでは0.4～4.0 ng/gの範囲で慢性的なレ
ベルのネオニコチノイドによる土壌汚染が生じるこ
とも示している。これは土壌に生息する生物に対す
る持続的な曝露源となり、より広範な環境にネオニ
コチノイドが運ばれる源となると考えられる。
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図５. （a）長年クロチアニジンが使用されたトウモロコシ畑における土壌中のクロチアニジン濃度
の比較。赤線は、３種のクロチアニジン製剤でそれぞれ一回処理された種子からの理論濃度を示す。
（b）菜種栽培農地としてクロチアニジンが長年使用されてきた土壌中のクロチアニジン濃度の比
較。赤線は、クロチアニジンで一回処理された種子からの理論濃度を示す。Xuら (2016年) による。
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2.2.2  ネオニコチノイド系農薬の水中での残留性ならびに水域系の汚染をもたらす
移動メカニズム
ネオニコチノイド系農薬は水溶性であり、これは、ネオニコチノイド系農薬が、農作物によって吸収され得る浸透
性農薬として効果的に機能するために必要な特性である。ネオニコチノイド系農薬の水溶解度は、大気温度や水
のpH などの局所的な条件、ならびにネオニコチノイド系農薬の使われ方（顆粒、種子粉衣、播種時に舞い上がる
粉塵としてなど）によって異なる (Bonmatin et al. 2015)。標準状態（20℃、pH 7）でのネオニコチノイドの
水溶解度は、チアクロプリドの184 mg/L（中程度）からニテンピラムの590,000 mg/L（高）までさまざま
である (PPDB 2012)。クロチアニジン、イミダクロプリド、チアメトキサムの数値はそれぞれ340 mg/L（中程
度）、610 mg/L（高）、4,100 mg/L（高）である。対照的にフィプロニルの溶解性は、同じ条件下で 2～3桁低
く3.78 mg/Lである。

ネオニコチノイド系農薬は水によく溶けるため、より広範な環境中の水域に移っていき、水生生物をリスクに
さらすのではないかという懸念が指摘された。2015年までに得られていた証拠を、Bonmatin et al. (2015)と
Morrissey et al. (2015)が検討している。全体として、ネオニコチノイド系農薬は模擬環境条件下で容易に水中
に浸出する (Gupta et al. 2008; Tisler et al. 2009)。ネオニコチノイド系農薬はいくつかの異なる経路を通っ
て川などの水路に移ることが確認されている。こうした経路には、地下水への直接浸出とこれに続く地表水への
流出、処理植物体の水路中での腐敗、ならびに処理種子の播種時の粉塵、処理種子または散布による飛散物の水
との直接的な接触などがある (Krupke et al. 2012; Nuyttens et al. 2013)。この汚染の大半は、激しい降雨の
あとに地中に吸収されずに地表を流れる流去水によって生じると考えられている (Hladik et al. 2014; Sánchez-
Bayo and Hyne 2014; Main et al. 2016)。流去水は、土壌中の有機物含有量が低い場所や急勾配の傾斜地では
特に激しくなる (Goulson 2013)。

播種の季節ならびにその直後の降雨が、ネオニコチノイドが水に移行する主要メカニズムになっているようだが、
カナダのプレーリーの湿地帯では、播種前の早春の時期に検出可能な濃度のネオニコチノイド系農薬を確認するこ
とができる (Main et al. 2014)。Main et al. (2016) は、アブラナ（ネオニコチノイド系農薬で処理されたキャ
ノーラ）またはオーツムギ（非処理）のいずれかの栽培に使用されていた農地付近の湿地16カ所から得た雪、春
の雪解け水、粒子状物質、ならびに湿地の水を分析した。その結果、雪解け水の試料はすべてクロチアニジンとチ
アメトキサムに汚染されており、その範囲は0.014～0.633 µg/Lだった（1 µg/L = 1 ppb）。雪解け水の汚染濃
度は、前年にネオニコチノイド処理したアブラナがまかれた農地の付近の方が高かった（平均0.267 µg/L）。し
かし、前年にネオニコチノイド処理をしていないオートムギがまかれた農地でもほぼ同レベルの汚染が見られた
（平均0.181 µg/L）。処理アブラナと非処理オートムギは、年ごとに輪作されることが多く (Main et al. 2014)
また前年に処理作物をまいた農地と非処理作物をまいた農地からの雪解け水に含まれるネオニコチノイド濃度の
差が小さいことから、ネオニコチノイド系農薬は土壌中に何年にもわたり残留することが示唆される（セクション
2.2.2を参照）。この研究から得られた知見は、土壌粒子に結合していたネオニコチノイドの有効成分が、春の凍
結・融解のサイクルによって浸食されることを示している。通常の降雨に加えてこの移行経路が証明されたこと
により、作物の主要な播種期以外の時期にもネオニコチノイド系農薬がより恒常的に水に移行していることが示
唆される。



ネオニコチノイド系農薬の
環境リスク

2013年以降明らかに
なった証拠のレビュー

28

ネオニコチノイド系農薬の水生生息地に及ぼす影響
は、水生生息地中での残留性に依存する。イミダク
ロプリド、チアメトキサムおよびクロチアニジンの
水中での分解について調べた野外および実験室での
研究では、条件によって数分から数週間という半減
期を報告しており、このうちいくつかは野外では現
実的なものではない（Anderson et al. 2015; Lu et 
al. 2015を参照）。ネオニコチノイド系農薬の水中
での分解に関する正式なレビューはなく、既存文献
は出版されている査読付き研究論文と灰色文献であ
る政府出版物で、みな異なる手法を用いている。し
かし、野外の現実的な条件下でネオニコチノイド分
解の測定を試みた研究がいくつかある。Peña et al. 
(2011) はスペインの廃水および下水中でのチアメト
キサム分解を測定し、250～255 nmの最大吸収を確
認した。これは自然光による直接的な光分解に対す
る強い脆弱性を示唆する。対照水ではチアメトキサ
ムの半減期は18.7時間だった (Peña et al. 2011)。
日本の自然光下の水田では、イミダクロプリドの半
減期は24.2時間である (Thuyet et al. 2011)。von 
Gunten et al. (2012) の報告によれば、スイスに
おける自然光下での半減期はイミダクロプリドが2
時間、アセタミプリドが254時間だった。Lu et al. 
(2015) は、実験室条件下で、カナダで見られる季節
的な変化を模した種々の条件の下で、5種類のネオニ
コチノイド系農薬の半減期を測定した（表5）。その
結果、全季節にわたる光レベルの変化によって、ネオ
ニコチノイドの光分解の速度には7～8倍の違いがあ
ることが分かった。この結果は、これまでに論文発表
されている研究で、ニトロ置換されたネオニコチノイ
ドの半減期が光のレベルによって1日未満～3日の範
囲であるのと大まかには類似している。

これらの査読付き研究論文に加えて、Lu et al. は欧
州委員会によるネオニコチノイド系化合物の規制を
目的とする研究 (EC 2004a; EC 2004b; EC 2005; 
EC 2006) との比較を行っている。欧州委員会の研
究では、水中での半減期はクロチアニジンが3.3時
間、チアメトキサムでは2.3～3.1日、アセタミプリ
ドでは34日、チアクロプリドでは80日という結果
が得られている。これらの研究で用いられた正確な
手法は不明であり、一貫性もない（Lu et al. 2015
の考察を参照）。それでもやはり、全体的な傾向は、
シアノ置換タイプのネオニコチノイド系農薬（アセ
タミプリドおよびチアクロプリド）の方が、ニトロ
置換タイプのネオニコチノイド系農薬（チアメトキ
サム、クロチアニジンおよびイミダクロプリド）よ
りも、分解に要する時間が1～2桁長いことと一致
している。最も広く普及しているこれら3種類のネ
オニコチノイド系農薬の半減期が短いことは、野外

条件下で地表水中に遊離しているネオニコチノイド
系農薬が、自然光によって数時間から数日で分解さ
れるだろうことを示している。しかし、局地的な環
境条件がこれに影響を及ぼす可能性があり、濁度が
増すとネオニコチノイドの残留性も高くなる。さら
にメソコズム（訳注：mesocosm：実験生態系、
人為的に構築された閉鎖生態系）での実験から、チ
アメトキサムの光分解は8 cmを超える深度では無
視できるほどごくわずかであることが分かった (Lu 
et al. 2015)。この水カラムを通した著しい光の減
衰は、ネオニコチノイド系農薬が浅い水域でも光分
解から守られる可能性を示唆している。地下水のよ
うに光にさらされていない水域では、光分解は起こ
らない。こうした環境下ではクロチアニジンは分解
されにくく、時間とともに蓄積する可能性があるが 
(Anderson et al. 2015)、これを実証する実験デー
タは乏しい。

2.2.3  水域で確認されるネオニコチノ
イド汚染濃度
世界の地表水のネオニコチノイド汚染濃度に関する
最も包括的なレビューはMorrissey et al. によるも
の (2015) だが、Anderson et al. (2015) も参照さ
れたい。Morrisseyは、1998年から2013年の9カ国
29例の研究で報告されたネオニコチノイド汚染の平
均濃度およびピーク濃度を検討した。研究対象とな
った水域は、小川、河川、排水溝、地下水、湿地、
池、湖、水たまりになった地表水、流去水などであ
る。研究対象の水系は、農地に隣接しているか、も
しくは農地から流れ出る水を受けている。このデー
タセットでは（図6）、地表水のネオニコチノイド平

Compound Spring Summer Autumn Winter

Thiamethoxam 0.32 0.20 0.63 1.49

Clothianidin 0.53 0.35 1.23 3.31

Imidacloprid 0.36 0.24 0.83 2.22

Acetamiprid 16.5 9.67 29.7 67.9

Thiacloprid 14.3 8.75 26.6 60.3

表５.  晴れた日の日光による春、夏、秋、冬の50°N緯度における
表層水中のネオニコチノイド農薬の推定光分解および半減期（t1 / 
2E）（日）。 Luら（2015年）による。
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均濃度の幾何平均は 0.13 µg/L（= 0.13 ppb、研究
例n=19）、地表水のピーク濃度の幾何平均は 0.63 
µg/L（=0.63 ppb、研究例 n=27）だった。モニタリ
ングスキームのほとんどがランダム試料を用いたもの
であるため、ネオニコチノイドが最大量流入する期間
の直後に生じる真の最高濃度を過小に報告している可
能性がある (Xing et al. 2013)。ピーク濃度は激しい
降雨などの急な事象の後に見られることが多く、その
ために水域に見られる真の平均濃度および最高濃度を
知ることは難しい。

Morrissey et al. (2015) の論文発表以降、多様な水
生環境において概して同様のネオニコチノイド汚染
濃度を実証する研究がいくつか得られている。農業
地域における小規模な研究としては、Schaafsma et 
al. (2015) がカナダのオンタリオ州のトウモロコシ
畑18カ所について、内部および周辺部の地表水（水
たまりおよびどぶ）の濃度を測定している。これに
より、残留物の相加平均がクロチアニジンは0.002 
µg/L（最高値 = 0.043 µg/L）、チアメトキサムは
0.001 µg/L（最高値 = 0.017 µg/L）という結果
を得た。Smalling et al. (2015) は米国アイオワ州
で、農地に囲まれた湿地6カ所の評価を行い、ネオニ
コチノイド濃度の相加平均が 0.007 µg/L（最高値 = 
0.070 µg/L）という結果を得ている。農地から離れ
たものでは、Benton et al. (2016) が米国アパラチ
ア山脈南部（害虫駆除を目的としてカナダヅカの森
にイミダクロプリド処理が施されている地域）の谷
川で濃度を測定している。調査対象とした10の谷川
のうち7つから、平均濃度0.067 µg/Lのイミダクロ
プリド（最高値 = 0.379 µg/L）が確認された。de 
Perre et al. (2015) は、処理トウモロコシ畑の下の
地下水におけるクロチアニジン濃度を測定した。平均
濃度のデータは入手できないが、濃度は作物の種まき
の直後に0.060 µg/Lでピークに達した。

規模の大きい研究としては、Qi et al. (2015) および
Sadaria et al. (2016) が廃水処理工場で濃度を測定
している。Qi et al. (2015) は、中国の北京市にあ
る廃水処理工場5カ所で、流入水から0.045～0.100 
µg/L、流出水から0.045～0.106 µg/Lの濃度のイミ
ダクロプリドを記録した。濃度の相加平均に関する
データは入手できない。Sadaria et al. (2016) は米
国各地にある従来型の廃水処理工場13カ所で、流入
廃水と流出廃水を評価した。流入廃水における濃度の
相加平均は、イミダクロプリドが0.061 µg/L、アセ
タミプリドが0.003 µg/L、クロチアニジンが0.149 
µg/Lだった。流出廃水の濃度は、イミダクロプリド
が0.059 µg/L、アセタミプリドが0.002 µg/L、ク
ロチアニジンが0.070 µg/Lだった。

図６.  複数の水質モニタリング調査から a）平均、b）各
種のネオニコチノイド濃度の最大値（対数値、μg/ L）作
成したシャドウヒストグラム。赤の上昇線は利用可能な地
表水モニタリングデータを使った累積分布確立で、得られ
たネオニコチノイド濃度よりも低いものの確率を表す。縦
の破線は、イミダクロプリドの水中の濃度（RIVM 2014
：0.0083μg/ L、CCME 2007：0.23μg/L および US 
EPA 2014：1.05μg/L）または、イミダクロプリド水濃度
の最大値（EFSA、2008年：0.2μg/L）の生態学的基準値
を示す。Morrissey ら (2015年) の研究より作成。
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ネオニコチノイド系農薬に関する全国的な調査も2
件、発表されている。Hladik and Kolpin (2016) 
は米国24州とプエルトリコで38の小川のネオニコ
チノイド濃度を測定した。5種類のネオニコチノイ
ド系農薬（アセタミプリド、クロチアニジン、ジノ
テフラン、イミダクロプリド、チアメトキサム）が
記録された。サンプリングした小川の53％で少な
くとも1種類の化合物が確認され、汚染の相加平均
は0.030 µg/L、汚染の中央値は0.031 µg/Lだっ
た。チアクロプリドは記録されなかった。Székács 
et al. (2015) はハンガリーの水路に関する全国的な
調査を行い、クロチアニジン濃度が0.017～0.040 
µg/L、チアメトキサム濃度が0.004～0.030 µg/L
という結果を得ている。

すべての研究を通して、最も高いネオニコチノイド
汚染濃度が確認されたのは農業地域だった。2012
年から2014年に実施された、米国全域の小川を対
象とする最も包括的な全国規模の調査によれば、ク
ロチアニジンおよびチアメトキサムの汚染（現在の
主要な農業用ネネオニコチノイド系農薬）の濃度に
は、作物の栽培に利用される周辺環境の割合と、有
意な正の相関がある (Hladik and Kolpin 2016)。
農業地域で最も深刻なネオニコチノイド汚染濃度が
報告されているのは栽培作物の近傍にある地表水で
ある。カナダのケベック州では、ネオニコチノイド
処理をしたトウモロコシ種子がまかれた畑の近くに
ある水たまりに、最高濃度55.7 µg/Lのクロチアニ
ジン、63.4 µg/Lのチアメトキサムが含有されてい
た (Samson-Robert et al. 2014)。オランダでは
地表水に最高濃度320 µg/Lのイミダクロプリドが
含まれ (van Dijk et al. 2013)、米国テキサス州の
農業集中地域にある一時的な湿地には最大濃度225 
µg/Lのチアメトキサムおよびアセタミプリドが含ま
れていた (Anderson et al. 2013)。ハンガリーで
は最高濃度10～41 µg/Lのネオニコチノイドが、初
夏の降雨後にできる一時的な浅い水域で確認された 
(Székács et al. 2015)。より一般的には、カナダ、
米国およびオーストラリアにおいて、降雨後に、農
地から流れ出る水路で高濃度のネオニコチノイド
系農薬が見られた (Hladik et al. 2014, Sánchez-
Bayo and Hyne 2014)。繰り返しサンプリングが行
われた地点では、ネオニコチノイド濃度が最も高か
ったのは初夏であり、播種時期の降雨と関連してい
た (Main et al. 2014; Hladik et al. 2014)。Hladik 
and Kolpin (2016) は米国のメリーランド州とペン
シルベニア州で農業の影響を受ける小川3カ所のネ
オニコチノイド濃度を測定し、5月の作物播種時期の
降雨後に濃度がピークに達することを確認したが、
試料数が少ないため正確に統計分析を行うことはで
きなかった（図7）。

農地からの流去水に加え、都市地域も水域のネオニ
コチノイド汚染の一因となる。イミダクロプリド
の農薬としての使用は減少したが、依然としてさま
ざまな家庭用商品やペットの衛生に用いられてい
る (Goulson et al. 2013)。Hladik and Kolpin 
(2016) は、スロープ・クリーク（大部分が都市の流
域に囲まれた小川、都市地域39％）、ならびにチャ
タフーチー川（スロープ・クリークの集水域を含み
全体的に都市化の割合が低い、9％）のネオニコチノ
イド濃度を継続的にモニタリングした。確認された
主要なネオニコチノイドはイミダクロプリドで、67
の採取試料のうち87％に存在していた（図8）。ジノ
テフランおよびアセタミプリドが検出される頻度は
少なかった。農地から流れ出る水路に関する研究結
果と異なり、スロープ・クリークでもチャタフーチー
川でも、濃度と流量との間に有意な関係は認められな
かった。これは耕地作物の播種期と違い、都市流域で
はイミダクロプリドの家庭での使用に明確に決まった
時期がないためではないかと、Hladik and Kolpinは
述べている。クロチアニジンもチアメトキサムも検出
されていないが、これはおそらく、いずれの流域でも
農作物が耕作されていないためだと思われる。
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図７.  2014年にサンプリングされたチェサピーク湾に流入する3つ
の水路において採取したサンプルのクロチアニジン、イミダクロプ
リド、チアメトキサムの濃度とそれぞれの水量。黒い棒は、ネオニ
コチノイドが検出されなかったサンプルを示す。Hladik と Kolpin 
(2016年) による。
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図８. （a）2011年10月から2013年10月の間のイミダクロプリドの
濃度と同時期の Sope Creek（都市の大部分を集水している）への排
水（b）2011年9月から2012年9月の間のチャタフーチ川への排水に
おけるイミダクロプリド、ジノテフランおよびアセタミプリドの濃度。
黒いの棒は、ネオニコチノイドが検出されなかったサンプルを表す。 
Hladik と Kolpin（2016年）による。
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2.2.4  作物以外の植物に含まれるネオ
ニコチノイド系農薬による曝露およびそ
の摂取のリスク
ネオニコチノイド系農薬は水溶性で土壌や水域に残留
し得るため、種類を問わず近くに存在するあらゆる
野生植物に吸収される可能性がある。2013年4月の
時点では、野生植物のネオニコチノイド汚染を実証
する実験データはほとんど入手できなかった。EFSA
報告書では、農作物の種がまかれる時期には農地に
雑草は生えておらず、また、ネオニコチノイド系農薬
は処理種子のまわりに集中するため、根から大量に
取り込まれる可能性は低いと考えられることから、
野生の雑草植物によるネオニコチノイド系農薬の摂
取ならびにこれに続く曝露は無視できるとみなされ
た。農業環境下のその他の野生植物によるネオニコ
チノイド系農薬の摂取の可能性については言及され
なかった。2013年に入手できた唯一の研究である
Krupke et al. (2012) では、ネオニコチノイド処理
トウモロコシのまかれた畑の近くに生育するタンポ
ポ（Taraxacum agg.）に1.1～9.4 ng/gのクロチア
ニジン、ならびに1.0（LOD）未満～2.9 ng/gのチ
アメトキサムが含まれることを確認していた。この
研究では、農薬が花粉中に存在したのか花蜜中に存
在したのかについては評価されていない。汚染が植
物の外表面に沈着したネオニコチノイドを含む粉塵
に由来したのか、ネオニコチノイド系農薬が根から
直接吸収されていたのかは明らかでない。後者だっ
たとしたら、汚染は植物組織すべての内部、花粉、
花蜜に存在すると予想できる。2013年4月以降、ネ
オニコチノイド系農薬が農地周辺の野生植物に頻繁
に吸収されることを実証する研究が数多く発表され
ている（表6）。

Botías et al. (2015) は、ネオニコチノイド処理を
したアブラナとコムギがまかれた農地に隣接する周
辺部に生育する野生の花の花粉と花蜜を採取した。
野生の花54種から花粉試料が集められた。チアメト
キサム、イミダクロプリドおよびチアクロプリドが
すべて検出された。出現頻度が最も高いネオニコチ
ノイドはチアメトキサムで、濃度のばらつきが非常
に大きく、最も高い濃度が確認されたのはハナウド
属のHeracleum sphondyliumの86 ng/gおよび
ヒナゲシ（Papaver rhoeas）の64 ng/gだった。
同種の野生の花でも、異なる農地周辺部のものでは
汚染濃度にかなりのばらつきがあった。野生の花の
花粉中の総ネオニコチノイド汚染の平均濃度は、
処理アブラナ畑に隣接する周辺部（濃度15 ng/g）
の方が、処理コムギ畑に隣接する周辺部（濃度0.3 

ng/g）よりも有意に高かった。ネオニコチノイド
系農薬の濃度は、野生植物の花蜜ではずっと低かっ
た。検出されたのはチアメトキサムのみで、平均濃
度はアブラナ畑の付近の野生の花で0.1 ng/g、コム
ギ畑の付近で0.1 ng/g未満だった。

ネオニコチノイド処理作物のすぐ近くに生育する野
生植物から直接採取した花粉および花蜜に明確に限
定してネオニコチノイド濃度を測定した研究で信
頼できるものは、Botías et al. (2015) のみであ
る。Mogren and Lundgren (2016) は、ネオニコ
チノイド処理トウモロコシの付近にある野生の花5
種について、花蜜のネオニコチノイド濃度を評価し
た。これらの野生種は、花粉媒介者を保護する方策
の一環としてまかれたものである。この評価は、花
蜜を求めてこれらの花を訪れたミツバチを採取し、
蜜胃の内容物を抽出してネオニコチノイド系残留物
を分析することにより実現した。一般的にミツバチ
は、1回の採餌飛行中は非常に忠実に同種の花を訪れ
るので、報告者らはその花蜜が特定の種を表してい
ると仮定した。この花蜜で確認されたクロチアニジ
ン濃度の平均値は、0.2～1.5 ng/gの範囲であり、
野生植物の種間で大きな違いが見られた。Mogren 
and Lundgren (2016) も、野生の花7種につい
て、葉のネオニコチノイド系残留物を直接検査して
いる。クロチアニジンの摂取量には、異なる植物種
間で、また同種の植物の間でも、大きなばらつきが
あった（図9）。ヒマワリ（Helianthus annuus）に
よる蓄積が最も高く、濃度は0～81 ng/gであり、
ソバ（Fagopyrum esculentum）およびハゼリソ
ウ（Phacelia tanacetifolia）の蓄積濃度は低めで、
それぞれ0～52 ng/g、0～33 ng/gだった。Botías 
et al. (2016) でもこれと同様の大きなばらつきが見
られたが、この研究では処理アブラナの農地の周辺
部から野生植物45種の葉を試料採取している。総ネ
オニコチノイド汚染濃度の平均は10 ng/gであり、
最も高い濃度が確認されたのはセイヨウトゲアザミ
（Cirsium arvense）のチアメトキサム106 ng/g
だった。Pecenka and Lundgren (2015) は、クロ
チアニジン処理トウモロコシの農地の周辺部のオオ
トウワタ（Asclepias syriaca）に明確に限定してク
ロチアニジン濃度を調べている。濃度は前出の2つの
研究よりも低く、平均濃度が0.58 ng/g、最高濃度は
4.02 ng/gだった。

花粉、花蜜、葉の濃度に特定して調べたものではな
いが、Stewart et al. (2014) および Rundlöf et 
al. (2015) は、ネオニコチノイド処理をした畑の周
辺で採取した野生の花全体の試料から、それぞれ10 
ng/g、1ng/gという総ネオニコチノイドの平均濃度
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を得ている。セクション2.1.3で述べたように、これらの濃度は、ネオニコチノイドに汚染された粉塵が舞い上が
り、周辺植生に付着したことに直接起因する可能性があり、その濃度自体が、汚染された土壌と水の両方または
いずれか一方からネオニコチノイド系農薬が摂取されていることを実証するものではない。

Sample 
size Vegetation Samples 

collected
Sample 
type Mean neonicotinoid concentration (ng/g) Reference

adjacent to Thiamethoxam Clothianidin Imidacloprid Thiacloprid

43 Oilseed rape May-June 2013 Pollen 14.81 0.56 <0.04 Botías et al. (2015)

55 Wheat May-June 2013 Pollen 0.14 <0.16 <0.04 Botías et al. (2015)

24 Oilseed rape May-June 2013 Nectar 0.10 Botías et al. (2015)

8 Wheat May-June 2013 Nectar <0.10 Botías et al. (2015)

33 Maize Summer 2014 
and 2015

Nectar * 0.2-1.5 Mogren and 
Lundgren (2016)

40 Maize June 2014 Foliage 0.4 Pecenka and 
Lundgren (2015)

50 Maize July 2014 (1 
month after 
planting)

Foliage 0.69 Pecenka and 
Lundgren (2015)

100 Oilseed rape May-June 2013 Foliage 8.71 0.51 1.19 Botías et al. (2016)

375 Maize Summer 2014 
and 2015

Foliage 0.5-13.5** Mogren and 
Lundgren (2016)

6 Maize Summer 2011 Complete 
flower

1.15 3.75 Krupke et al. 
(2012)

78 Various Summer 2012 Complete 
flower

7.2 1.4 1.1 Stewart et al. 
(2014)

7 Oilseed rape April-May 2013 
(2 days after 
sowing)

Complete 
flowers and 
foliage

1.2 Rundlöf et al. 
(2015)

8 Oilseed rape April-June 2013 
(2 weeks after 
sowing)

Complete 
flowers and 
foliage

1.0 Rundlöf et al. 
(2015)

表６.  2013年以降に発表された研究の要約は、ネオニコチノイド処理農作物に近い植物の野生の植物組織、花粉および蜜の
ネオニコチノイド残渣を意味する。Krupke ら（2012年）の研究は参照用に含まれる

* Mogren and Lundgren (2016) sampled honeybees foraging on wild plants and directly extracted nectar from their crop. 
See main body of text for further discussion

** Range of concentrations, data on mean concentrations not available
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図９. 葉の組織中のクロチアニジンの濃度（平均±SE）。縦棒の上の文字は、各植物種の間での有意差の程度を
示し、数字は特定の種が分析された場所-年を示す。Mogren と Lundgren（2016年）による。

2013年以降に発表されたすべての研究について、野
生植物におけるネオニコチノイド系農薬の平均濃度
の範囲は、花全体の試料では1.0～7.2 ng/g、葉の
試料では0.4～13.5 ng/g、花蜜の試料では0.1未満
～1.5 ng/g、花粉試料では0.04未満～14.8 ng/gで
ある。利用可能な研究の数が限られているため、直
接処理を施される作物の濃度との比較は難しい。し
かし大まかに言えば、処理を施した作物自体に見ら
れる濃度に匹敵する（セクション2.1.1を参照）。

2013年の時点では、ミツバチが作物からネオニコ
チノイドに汚染された花粉を集めることは知られて
いたが、それが、野生植物からの汚染されていない
花粉によってどの程度薄められるかは分かっていな
かった。Krupke et al. (2012) は、ミツバチが採取
した花粉でのクロチアニジンおよびチアメトキサム
の濃度に0～88 ng/gという幅があり、トウモロコシ
（研究対象地域の主要な処理作物）から集めた花粉
の割合も2.6～82.7％とかなりばらつきがあることを
確認した。採取されたトウモロコシ花粉の割合と総
ネオニコチノイド濃度との間に相関は見られなかっ
た。野生植物の汚染についての不確実性を考慮すれ

ば、花粉や花蜜による全季節を通した長期の慢性的
なネオニコチノイド曝露については明らかでなかっ
た。ハチが採取した花粉中のネオニコチノイド系農
薬濃度の測定、ならびに花粉を構成する花粉粒の顕
微鏡による識別により、季節を通した主要なネオニ
コチノイド汚染源の特定を試みる研究がいくつか行
われている。これらの研究はそのほとんどが、ミツ
バチが採取した花粉をモデルに用いている。これは
花粉採取器が、対象地に移動できる養蜂箱に容易に
収まるためである。表7に各研究の概要を示す。ほ
とんどの研究がミツバチを用い、ネオニコチノイド
処理作物と非処理作物のすぐそばに養蜂箱を設置し
ている。セクション2.1.1でまとめたように、処理
作物の近くに置かれたハチはネオニコチノイド系農
薬濃度の高い花粉を採取した (Cutler et al. 2014; 
Rundlöf et al. 2015; Long and Krupke 2016; 
Rolke et al. 2016)。急性汚染の濃度が最も高かっ
たのは、採取される作物花粉の割合が高い場合だっ
た。Pohorecka et al. (2013) は、処理トウモロコ
シの畑付近の養蜂箱から採取した花粉試料（73.7％
が野生の花の花粉）で、平均27.0 ng/gのクロチア
ニジン濃度を確認した。Rundlöf et al. (2015) は、
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処理アブラナ畑付近の養蜂箱から採取した花粉試料
（37.9％が野生の花の花粉）で平均13.9 ng/gのク
ロチアニジン濃度を確認した。非処理アブラナ畑付
近の養蜂箱に集められた花粉は、野生の花の花粉の
割合が47.4％で、検出可能な濃度のネオニコチノイ
ド系農薬は認められなかった（0.5 ng/g未満）。

ハチが採取する野生の花の花粉の割合が高い場所で
は、ネオニコチノイド濃度は低めだった。Botías et 
al. (2015) は、アブラナの開花がピークの時期なら
びにその2カ月後に花粉中のネオニコチノイド濃度を
測定した。開花のピーク時期には、ミツバチは花粉
の91.1％を野生の花から、8.9％をアブラナから採取
し、総ネオニコチノイド濃度は3.09 ng/gだった。
その後の期間では、花粉は100％野生の花から採取
され、総ネオニコチノイド濃度は0.20 ng/g だっ
た。Cutler et al. (2014) も、開花ピーク時期の7月
の2週間に、処理および非処理のアブラナの付近にあ
る養蜂箱からミツバチの花粉を試料採取している。
ミツバチが採取した作物の花粉は少なく、処理畑の
付近の方が非処理畑に比べてネオニコチノイド汚染
の濃度は高いことが確認された（処理畑では野生の
花の花粉の割合が1週目9.0％、2週目45.2％、濃
度0.84 ng/gに対して、非処理畑では野生の花の花
粉の割合が1週目15.1％、2週目62.5％、濃度0.24 
ng/g）。Long and Krupke (2016) はより長期間
にわたり、研究対象地域の顕花作物であるトウモロ
コシの開花期に当たる5月～9月にデータを収集し
た。すべての地点において野生の花から採取される
花粉の割合が高かった。平均ネオニコチノイド濃度
は農業が行われていない地点で最も低く（93.9％が
野生の花の花粉、濃度0.047 ng/g）、非処理作物の
栽培地点ではこれよりも高く（95.8％が野生の花の
花粉、濃度0.078 ng/g）、処理作物の栽培地点が最
も高かった（95.3％が野生の花の花粉、濃度0.176 
ng/g）。Alburaki et al. (2015および2016) は、ミ
ツバチが大部分の花粉を野生の花から集める場合に
はネオニコチノイド系農薬濃度が低く、花粉量の99
％が野生の花からの場合には検出されないこと、な
らびに花粉量の93.5％が野生の花からの場合の平均
ネオニコチノイド濃度が0.04 ng/gであることを確
認した。

マルハナバチが採取した花粉中のネオニコチノイ
ド濃度を測定し、野生の花から採取した花粉の割
合を定量した研究で利用可能なものは2例しかな
い。Cutler and Scott-Dupree (2014) は、マル
ハナバチの一種Bombus impatiensの巣をネオニ
コチノイド処理トウモロコシおよび非処理トウモロ
コシの畑のすぐ近くに置いた。マルハナバチがトウ
モロコシから採取した花粉は1％未満と非常に少な

く、これはミツバチがトウモロコシの開花期に多
量のトウモロコシ花粉を採取することがあるのとは
対照的だった（Krupke et al. 2012; Pohorecka 
et al. 2013。ただしAlburaki et al. 2015; 2016; 
Long and Krupke 2016も参照）。残留ネオニコチ
ノイドの濃度は低く、非処理畑では0.1 ng/g未満、
処理畑では0.4 ng/gだった。これに対して、David 
et al. (2016) はセイヨウオオマルハナバチ（B. 
terrestris）の巣を処理アブラナの畑の付近に5つ設
置した。アブラナはマルハナバチが好む花粉を付け
る作物である。6月の終わりに巣の貯蔵庫から花粉
の試料採取を行った。マルハナバチは平均で野生の
花の花粉を68.1％、アブラナの花粉を31.9％採取し
た。

この花粉から平均濃度18 ng/gのチアメトキサムと
平均濃度2.9 ng/gのチアクロプリドが確認された。
これらの濃度は、同年に同じ対象地域でミツバチが
採取した花粉から確認された濃度（総ネオニコチノ
イド系農薬濃度3.09 ng/g）よりもはるかに高い。
もっともミツバチの場合は野生の花から採取した花
粉の割合がずっと大きかった（91.9％） (Botías et 
al. 2015)。花粉の採取源に基づいて、マルハナバチ
が採取した花粉のネオニコチノイド濃度を評価した
研究がほかにはほとんどないため、比較は容易では
ない。Rolke et al. (2016) はセイヨウオオマルハナ
バチ（B. terrestris）のコロニーを処理アブラナの
畑のすぐ近くに配置し、戻ってくるマルハナバチか
ら直接採取した花粉中のクロチアニジン濃度が 0.88 
ng/g とずっと低いことを確認したが、この花粉の採
取源は明らかでない。しかし、David et al.が確認し
た濃度は、Pohorecka et al. (2013) が報告した濃
度よりも低く、Rundlöf et al. (2015) が報告した濃
度の2倍以内である。Pohorecka et al. (2013) と
Rundlöf et al. (2015) はミツバチが採取した花粉か
らそれぞれ27.0ng/g、13.9ng/gというネオニコチ
ノイド濃度を確認しており、いずれの試料でも農作物
の花粉の割合が高かった。

総じてこれらの研究は、全花粉摂取量の4分の1を超
える量が作物に由来する場合に、ネオニコチノイド
処理を施した、昆虫を誘引する顕花作物の開花期に
最も高い急性曝露（0.84～27.0 ng/g）が生じるこ
とを示している。報告値には、農作物の種類、試料
採取の時期、ネオニコチノイド種子粉衣の当初の強
度、ならびに採取された野生の花の花粉の割合によっ
て、2桁に及ぶばらつきがある。野生の花の花粉中
のネオニコチノイド濃度を明確に測定した研究が1
件しかないため、野生の花の花粉中のネオニコチノ
イド系農薬の濃度が常に、農作物の花粉よりも高い
か、あるいは低いかを判断するのは難しい。 



ネオニコチノイド系農薬の
環境リスク

2013年以降明らかに
なった証拠のレビュー

38

Species Sample 
type Samples collected Nest location

Proportion of 
pollen collected 
from wildflowers

Mean total 
neonicotinoid 
concentration 
(ng/g)

Reference

Apis mellifera Pollen Summer 2011 Adjacent to treated 
maize fields

55.5 9.71 Krupke et al. (2012)

Apis mellifera Pollen July to August 2011 and 
July 2012

Adjacent to treated 
maize fields

73.7 27.0 Pohorecka et al. 
(2013)

Apis mellifera Pollen April to May and June to 
September 2012

Adjacent to treated 
fields (various crops, 
180 m mean distance)

Data not collected <1.0 (limit of 
detection)

Stewart et al. 
(2014)

Apis mellifera Pollen First two weeks of July 
2012

Located in untreated 
SS OSR fields

15.1 (week 1) to 62.5 
(week 2)

0.24 Cutler et al. (2014)

Apis mellifera Pollen First two weeks of July 
2012

Located in treated SS 
OSR fields

9.0 (week 1) to 45.2 
(week 2) 

0.84 Cutler et al. (2014)

Apis mellifera Pollen August to early 
September 2012

Adjacent to treated 
and untreated maize 
fields

c.99 None detected Alburaki et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
WS OSR fields

91.1 3.09 Botías et al. (2015)

Apis mellifera Pollen August 2013 Adjacent to treated 
WS OSR fields

100.0 0.20 Botías et al. (2015)

Apis mellifera Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to untreated 
SS OSR fields

47.4 <0.5 (limit of 
detection)

Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

Adjacent to treated 
SS OSR fields

37.9 13.9 Rundlöf et al. 
(2015)

Apis mellifera Pollen Late July to September 
2013

Adjacent to treated 
and untreated maize 
fields

93.5 0.04 Alburaki et al. 
(2016)

Apis mellifera Pollen May to September 2011 Non-agricultural area 93.9 0.047 Long and Krupke 
(2016)

Apis mellifera Pollen May to September 2011 Adjacent to untreated 
maize fields

95.8 0.078 Long and Krupke 
(2016)

Apis mellifera Pollen May to September 2011 Adjacent to treated 
maize fields

95.3 0.176 Long and Krupke 
(2016)

表７.  自由に飛び回る蜂によって採取された花粉中のネオニコチノイド残量の中央値を記録した2013年以降の研究の要約。Krupke
ら（2012年）の研究および本レポート2.1.1の研究を参照のために含めた。SS = 春播き、WS = 冬播き、US = 不明瞭な播種日
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Species Sample 
type Samples collected Nest location

Proportion of 
pollen collected 
from wildflowers

Mean total 
neonicotinoid 
concentration 
(ng/g)

Reference

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates 
unknown)

Adjacent to untreated 
maize fields

Data not collected <1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates 
unknown)

Adjacent to treated 
maize fields

Data not collected 1-7 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates 
unknown)

Adjacent to untreated 
US OSR fields

Data not collected <1 (limit of 
quantification)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 2005-2009 (dates 
unknown)

Adjacent to treated 
US OSR fields

Data not collected <1-3.5 (range of 
reported median 
values)

Pilling et al. (2013)

Apis mellifera Pollen 6th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

Data not collected <0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Pollen 6th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

Data not collected 0.50 Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Pollen 10th-14th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

Data not collected <0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Apis mellifera Pollen 10th-14th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

Data not collected 0.97 Rolke et al. (2016)

Bombus 
terrestris

Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

In urban areas 
(average 1600 m from 
treated WS OSR)

Data not collected 6.5 David et al. (2016)

Bombus 
terrestris

Pollen June 2013 (peak OSR 
flowering)

In farmland (average 
590 m from treated 
WS OSR)

68.1 21.2 David et al. (2016)

Bombus 
impatiens

Pollen July-August 2013 Adjacent to untreated 
maize fields

99.35 <0.1 (limit of 
detection)

Cutler and Scott-
Dupree (2014)

Bombus 
impatiens

Pollen July-August 2013 Adjacent to treated 
maize fields

99.35 0.4 Cutler and Scott-
Dupree (2014)

Bombus 
terrestris

Pollen 10th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

Data not collected <0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Bombus 
terrestris

Pollen 10th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

Data not collected 0.88 Rolke et al. (2016)

Osmia 
bicornis

Pollen 14th May 2014 Adjacent to untreated 
WS OSR fields

Data not collected <0.3 (limit of 
detection)

Rolke et al. (2016)

Osmia 
bicornis

Pollen 14th May 2014 Adjacent to treated 
WS OSR fields

Data not collected 0.88 Rolke et al. (2016)
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しかし、ネオニコチノイド処理が行われる農業地域
でハチを引きつける農作物の主な開花期以外の時期
にミツバチが餌とする花粉を調べた場合、または顕
花作物が特定のハチの種が好まないものである場合
には、一般にネオニコチノイド濃度は低く、野生の花
の花粉が餌とする花粉の95.3～100％を占める場合
には 0.04～0.40 ng/gである (Cutler and Scott-
Dupree 2014; Botías et al. 2015; Long and 
Krupke 2016; Alburaki et al. 2016)。急性曝露
は、農作物花粉を一定量含む花粉の摂取によるとこ
ろが最も大きいが、ミツバチはすべての季節を通し
て花粉を集めるため、ネオニコチノイド系農薬による
曝露の総量は、主として野生の花の濃度によって決
まる可能性がある。Botías et al. (2015) は、6月か
ら8月にかけて採取された花粉を基に、花粉に含まれ
るネオニコチノイド系農薬全体の97％が野生の花に
由来すると計算した。農業地域の周辺に生える作物
以外の植物は、ネオニコチノイド曝露をもたらす追加
的かつ慢性的な要因である。

2.2.5  後作物による曝露のリスク
後作物［訳注：ある作物を収穫したあとの田畑に栽培す
る作物］によるネオニコチノイド曝露のリスクは、
知識が不足している重要な事項としてEFSA報告書
で指摘された。利用可能な研究により、後作物に含
まれる残留物は定量下限値を下回ることが示唆され
たが、データセットは十分ではなかった。過去に
ネオニコチノイド処理農作物の栽培に使用されてい
た土壌で栽培された、非処理農作物のネオニコチノ
イド濃度を明確に調べた研究は、2013年以降ほと
んど行われていない。これはほとんどの農作物が、
毎年新たなネオニコチノイド系農薬を施用してまか
れるからである。しかし、具体的なネオニコチノイ
ドの成分が変わった場合には、その分析は可能であ
る。Botías et al. (2015; 2106) は、チアメトキサ
ム処理されたアブラナのネオニコチノイド濃度を分
析した。その農地では少なくとも過去2年間、クロチ
アニジン処理をした穀類が栽培されていた。イミダ
クロプリドは過去3年間、使用されていなかった。ア
ブラナの花粉と葉にそれぞれ3.15 ng/g、1.04 ng/
gのチアメトキサム、1.90 ng/g、2.91 ng/gのクロ
チアニジン、0 ng/g、0.23 ng/gのイミダクロプリ
ドが含まれていることが確認された。クロチアニジ
ンはチアメトキサムの代謝生成物として生産され得
るため、検出された残留物の起源について論評する
ことはできない。イミダクロプリドは花粉試料には
存在せず、最後に農業使用されたことが分かっている
時期から時間が経っていることを反映していた。これ

らの化合物が何年も土壌中に残留し得ることを考えれ
ば、後作物による曝露レベルは、大まかに言えば、最
後の施用からの期間、ならびに土壌中のネオニコチノ
イドの残留性を決定するその他の要素に依存するだ
ろう（セクション2.2.1を参照）。しかし、イミダク
ロプリドが葉の試料に存在していたことが示すよう
に、後作物は少なくとも2年前の施用から残るネオニ
コチノイド系農薬の残留物を摂取することがある。ネ
オニコチノイド系農薬が農地周辺の一年生、多年生お
よび木本の植物に存在すること（セクション2.2.4を
参照）、ならびにネオニコチノイド系農薬の土壌中お
よび水中における中期的な残留性（セクション2.2.2
および2.2.3を参照）を考えれば、後作物による曝露
のリスクは農業環境下の一般的な植生について報告さ
れているレベルに類似する可能性がある。ただしこの
領域は、より明示的な研究を必要とする。
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3.1  マルハナバチおよび単独性  
ハチのネオニコチノイド系農薬に
対する感受性
3.1.1  ネオニコチノイド系農薬の野生の
成虫のハチに対する直接的な致死性
ネオニコチノイド系農薬のハチに対する毒性に関す
る研究は、ほとんどがミツバチ（Apis mellifera）
について実施されたものである。Cresswell (2011) 
は、2010年までに実施された14の研究をメタ分析
により検討し、イミダクロプリドの急性経口毒性
は、48時間LD50がハチ1匹当たり4.5 ngであると
結論付けた。EFSAの研究 (2013a; 2013b; 2013c) 
では、査読を受けた研究ならびに公開されていない
非公式の研究（Godfray et al. 2014に要約されてい
る）を含め、急性経口毒性に関する2013年までの既
存研究を検討した。これらの分析から、イミダクロ
プリドではハチ1匹当たり3.7 ng、クロチアニジンで
は3.8 ng、チアメトキサムでは5.0 ngというLD50
が得られた。EFSAはミツバチの急性接触毒性に関し
てもこれに相当するLD50を算出し (2013a; 2013b; 
2013c)、イミダクロプリドではハチ1匹当たり81 
ng、クロチアニジンでは44 ng、チアメトキサムでは
24 ngとしている。

ただしEFSA報告書では、ミツバチ以外のハチへの
ネオニコチノイド系農薬の影響についての知識の不
足が強調された。Arena and Sgolastra (2014) 
は、ハチの農薬感受性をミツバチの感受性と比較し
たメタ分析を実施した。同分析は、6つの化合物系
統（あるいは分類群）に属する53の農薬を対象と

03.

する47研究のデータを合わせたものであり、18種
のハチ（とミツバチ〈A. mellifera〉）を対象とす
る合計150の事例研究を伴う。ArenaとSgolastra
は、種a（ミツバチ〈A. mellifera〉）と種s （ミツ
バチ〈A. mellifera〉以外）の致死量の間の感受性比
R（R = LD50a/LD50s）を計算した。1よりも大き
い比率は、ミツバチ（A. mellifera）よりもその他の
ハチの方が選択された農薬に対する感受性が高いこ
とを示し、逆に1よりも小さい比率は、ミツバチ（A. 
mellifera）よりもその他のハチの方が選択された農
薬に対する感受性が低いことを示す。感受性比（あ
るいは相対値）は非常にばらつきが大きく、その幅
は0.001～2,085.7だったが、すべての農薬に関する
感受性の中央値は0.57と計算され、概してミツバチ
（A. mellifera）はその他のハチよりも農薬に対する
感受性が高いことが示唆された。感受性比は大多数の
事例（95％）において10未満だった。

すべてのネオニコチノイド系農薬（アセタミプリド、
イミダクロプリド、チアクロプリドおよびチアメト
キサム）、かつ急性接触および急性経口毒性の両方に
関するデータを合わせると、9種のハチ（とミツバチ
〈A. mellifera〉）を対象とする9の研究が確認され
た。これらの研究から示される感受性比の中央値は
1.045で、これは分析された農薬の系統すべての中で
最も高い中央値である。相対的にその他のハチに対す
る毒性が最も高いネオニコチノイド系農薬はシアノ置
換タイプのネオニコチノイド系農薬であるアセタミプ
リドおよびチアクロプリドであったと同時に、これら
は、ニトロ置換タイプのネオニコチノイド系農薬であ
るイミダクロプリドおよびチアメトキサムに比べ、ミ
ツバチに対する毒性は低い。

ネオニコチノイド系農薬
の動物の健康への影響に
ついての証拠
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モラトリアムの対象となる農薬（アセタミプリドと
チアクロプリドを除き、フィプロニルを含む）を選
択し、かつ急性接触および急性経口毒性の両方を含
めると、10種のハチ（とミツバチ〈A. mellifera〉）
を対象とする12の研究が確認された。これらの研究
から示される感受性比の中央値は0.957であり、す
べてのネオニコチノイド系農薬について算出された
感受性比に近い数字だった。ミツバチとの感受性差
が最も大きかった種群は、ハリナシミツバチ（ミツバ
チ科：オオハリナシミツバチ族〈Meliponini〉）であ
る。感受性比が10を超えたのは、ハリナシミツバチ
属のScaptotrigona posticaへのフィプロニルの急
性接触による影響（24倍）、オオハリナシミツバチ
属のMelipona scutellaris へのフィプロニルの急性
接触による影響（14倍）、ならびにカベハリナシ属
のNannotrigona perilampoides へのチアクロプリ
ドの急性接触の影響（2,086倍）の3例だけだった。
ハリナシミツバチは主に赤道付近に生息し、新熱帯区
で最も高い多様性が見られる。欧州で存在が確認さ

れている種はない (Nieto et al. 2014)。対照的に、
セイヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）の研究で
は一貫して低い感受性比が報告されており、その値は
0.005～0.914で中央値は0.264である。セイヨウオ
オマルハナバチ（B. terrestris）は欧州に広く分布し
ており、野生のハチへのネオニコチノイド系農薬の
影響を評価するミツバチ属以外のモデル系として、
最も一般的に用いられている（セクション3.1.2を参
照）。ハチの体重の違いがこうした種間差の要因であ
り、農薬感受性と体の大きさには逆相関があるとい
う意見がある (Devilliers et al. 2003)。しかしこれ
は一貫して実証されているものではなく、例えばアル
カロイドに富む花蜜の摂餌に対する種レベルでの適応 
(Cresswell et al. 2012)、残留ネオニコチノイドを
体内から排除する能力の差 (Cresswell et al. 2014) 
などその他のメカニズムも提唱されている。利用でき
るデータが限られているため、Arena と Sgolastra
はこうした主張の説得力について考察することができ
なかった。

© Axel Kirchhof / Greenpeace
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Spurgeon et al. (2016) は、ミツバチ、マルハナ
バチの一種であるセイヨウオオマルハナバチ（B. 
terrestris）、ならびに単独性ハチの一種であるツツ
ハナバチ（O. bicornis）に対するクロチアニジン毒
性について、さまざまな計算を行った。急性経口毒
性は、ミツバチでは48時間、96時間、および240時
間のLD50がそれぞれハチ1匹当たり14.6 ng、15.4 
ng、11.7 ngだった。セイヨウオオマルハナバチ
（B. terrestris）では対応する値がそれぞれハチ1匹
当たり26.6 ng、35 ng、57.4 ngだった。ツツハ
ナバチ（O. bicornis）では対応する値がそれぞれハ
チ1匹当たり8.4 ng、12.4 ng、28.0 ngだった。
これらの研究結果は概してArenaとSgolastra の研
究結果に沿うものであり、セイヨウオオマルハナバ
チ（B. terrestris）の方がミツバチ（A. mellifera）
よりもすべての時点で感受性が低く、ツツハナバチ
（O. bicornis）は240時間の時点でミツバチ（A. 
mellifera）よりも感受性が低かった。

Sgolastra et al. (2016) は同じ3種のハチについ
て、クロチアニジンに対する相対感受性差を24～96
時間の範囲で計算した。ミツバチ（A. mellifera）
とセイヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）では
24時間後に、ツツハナバチ（O. bicornis）では72
時間後にLD50の最大値が得られた。これらの時点
では、3種のうちでツツハナバチ（O. bicornis）
の感受性が最も高く、LD50の測定値はミツバチ
（A. mellifera）ではハチ1匹当たり1.68 ng、体
重1 g当たり19.08 ng、セイヨウオオマルハナバ
チ（B. terrestris）ではハチ1匹当たり3.12 ng、
体重1g 当たり11.90 ngだったのに対して、ツツ
ハナバチ（O. bicornis）ではハチ1匹当たり1.17 
ng、体重1g当たり9.47 ngだった。これらの結果
は、Spurgeon et al. が算出した値に沿うものであり
（240時間の値を除く）、感受性の高さは、ツツハナ
バチ（O. bicornis）＞ミツバチ（A. mellifera）＞セ
イヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）の順になら
ぶ。これらの研究は共に、体の小さい種がネオニコチ
ノイド系農薬に対してより高い感受性を示すという見
解を支持するものである [訳注：体サイズが最も小さい
のはツツハナバチ]。

欧州では約2,000種のハチが知られている。これら
の種の生態、行動、生態環境はどれもみなミツバチと
は異なる。従って、相対的感受性が非常に多様である
ことを考えれば、19種のハチについて入手可能な限
られた毒性学的データを基に、より広範な欧州の動物
相へのネオニコチノイド系農薬の影響を推定すること
には困難が伴う。現在入手可能なデータから、直接的
な死亡率という点では、野生のハチのネオニコチノイ
ド系農薬に対する感受性はミツバチと比べて同等から

若干弱めであることが示されている。しかし、個々の
種、属、科を考慮すれば、注意が必要である、何故な
ら、各分類群には個体レベルでの感受性変異も存在す
るからである。欧州の野生のハチのほとんどがミツバ
チよりも小さいため、ハチ1匹当たりという単位では
ミツバチよりも強い感受性を示す可能性がある。全般
的に、ミツバチのネオニコチノイド感受性の指標を用
い続けるのは、野生のハチ群のネオニコチノイド系農
薬に対する直接的な感受性を測る代用法として妥当だ
と思われるが (Arena and Sgolastra 2014)、農業
環境に存在する多様なハチ種を網羅するためには、こ
の領域でさらなる研究が必要とされる。

3.1.2  ネオニコチノイド系農薬の野生
のハチへの亜致死的影響
2013年の時点では、ネオニコチノイド系農薬の亜
致死的影響を調べる研究で利用可能なものはいく
つかあったが、その大半は実験室条件でミツバチを
モデル生物として用いたものだった。Blacquière 
et al. (2012) は、特に亜致死的影響に焦点を当て
て、1995年から2011年に論文発表されたハチに対
するネオニコチノイドの副次的作用の研究をレビュー
している。これによれば、多くの実験室研究がハチ
の採餌行動ならび学習・記憶能力へのネオニコチノ
イド系農薬の致死的および亜致死的影響を説明して
いるものの、野外の現実的な用量による野外研究で
は影響は認められなかった。欧州連合でのネオニコ
チノイドのモラトリアムの出発点として、またその
後の実施にも大きく貢献した2つの主要な研究が論
文発表されたのは、このレビューの後の2012年であ
る。

Henry et al. (2012) は20 µl ショ糖溶液に含まれる
1.34 ngのチアメトキサム（LD50の27％に相当、
セクション3.1.1を参照）をミツバチの働きバチに急
性投与し、その後、巣から1km離れた場所で放して
帰巣率を測定した。投与を受けたハチが巣に戻る確率
は、対照ハチに比べて有意に低かった。Whitehorn 
et al. (2012) は、ネオニコチノイド処理を施したア
ブラナを採餌するハチに予想される間欠曝露を模倣
する目的で、実験室においてセイヨウオオマルハナ
バチ（B. terrestris）のコロニーを、2種類の濃度の
ネオニコチノイド処理を施した花粉（6 ng/g、12 
ng/gおよびコントロール（無農薬））および花蜜
（0.7 ng/g、1.4 ng/gおよびコントロール（無農
薬））に2週間曝露させた後に、野外に移して6週間
にわたり単独で採餌させた。2種類のネオニコチノイ
ド処理群のハチの成長は有意に遅く、対照コロニー
と比べると、新女王バチの誕生数は85％減少した。
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この2つの研究はいずれも、野生のハチが野外で曝露
すると考えられるネオニコチノイド濃度よりも高い濃
度を用いたことを批判された（Godfray et al. 2014, 
Carreck and Ratnieks 2014を参照）。Henry et 
al. が用いた 20 µl ショ糖溶液中にチアメトキサム
1.34 ngという含量は濃度換算すると67 ng/gであ
る。アブラナの花蜜において推定されるチアメトキ
サムの最高濃度2.72 ng/g（セクション2.1.1を参
照）を用いると、この量を取るのにミツバチは花蜜を
0.49 gも摂取しなければならない。一般的にミツバ
チは1回の採餌飛行で25～40 mg（0.025～0.040 
g）の花蜜を運び、これはHenry et al. が用いたほど
の高用量を取るのに必要な量の約10％である。その
上、ミツバチの働きバチは巣箱でこの花蜜を吐き戻す
ため、総摂取量は運んだ総量のほんの一部だと思われ
る。従って、Henry et al. の研究結果が現実世界の状
況を反映する可能性は極めて低い。

Whitehorn et al. が用いた花粉と花蜜の濃度は野外
の現実的な濃度にずっと近く、低濃度処理のものは
アブラナの花粉および花蜜に推定されるイミダクロ
プリドの最高濃度の範囲内である（セクション2.1.1
を参照）。しかし、現実世界では別の汚染されていな
い採餌源があるため、ハチが処理を施された花粉と
花蜜しか摂取せざるをえないという実験の設定が現
実的でないと批判された。農作物と野生の花の花粉
の両方における残留物を測定し、ハチが採取した花
粉の由来を評価した研究では（セクション2.2.4を参
照）、野生のハチが採取した花粉のネオニコチノイ
ド濃度の測定値は0.84～27.0 ng/gであり、開花が
ピークの時期はこの花粉の相当な割合が作物から採
取されている。アブラナの開花がピークの時期にマ
ルハナバチの巣から抽出した花粉は、都市地域では
6.5 ng/g、農村地域では21.2 ng/gのネオニコチノ
イド濃度を含んでいたが、試料採取した巣の数（3お
よび5）は少なかった。しかし、マルハナバチから直
接採取した花粉における濃度を測定したその他の研
究では、1 ng/g未満という濃度が確認されているた
め、野生のマルハナバチが本当はどの程度のネオニ
コチノイド曝露を受けるのかをめぐっては、まだ明
瞭ではない。これらの濃度に基づけば、Whitehorn 
et al. の結果は、Henry et al.の研究結果よりも実際
の環境の状況に近いと思われる。

2013年の4月より後に、ネオニコチノイド系農薬の
ハチへの亜致死的影響について、ミツバチ個体およ
びミツバチコロニーの健康状態の指標（コロニーの
発達、越冬の成功、有性生殖を行う個体の生産など）
に関する研究が数多く行われた。この研究は本レビュ
ーの範疇を超えるが、最近の重要な論文には Pilling 

et al. (2013)、Cutler et al. (2014a)、Rundlöf et 
al. (2015)、Dively et al. (2015) などがあり、これ
らすべての論文で、コロニーレベルでのネオニコチ
ノイド系農薬の影響は限定的もしくは無視できると
している。2011年より前に行われた13件の実験室
および準野外での研究のメタ分析を行ったCresswell 
(2011) も参照されたい。個々のハチの体長の違い、
ならびに何千という働きバチを有するコロニーを形成
するミツバチの社会的行動を考えれば、ミツバチの研
究結果を野生のハチに当てはめて解釈するのは困難が
伴うと、多数の論文著者が指摘している。

3.1.2.1  コロニーの発達および繁殖成功度
への影響
マイクロコロニーを用いてネオニコチノイド系農薬
のマルハナバチへの影響を調べる研究がいくつか行
われている。マイクロコロニーは、女王バチを含む
コロニーからマルハナバチの働きバチを取り出し、
新しい巣箱に分離した小群である。これらの働きバ
チは、女王バチが不在のため、自らの子（雄）を育
て始める。従ってマイクロコロニーは、ハチの死亡
率ならびに幼虫の養育行動と繁殖成功度への農薬の
影響を調べる試料数を増やすのに役立つ。

Elston et al. (2013) は、「野外の現実的な」量とし
て1ng/g、「野外で最大」の量として10 ng/gのチア
メトキサムを、ペースト状の花粉および砂糖溶液に加
え、セイヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）の働
きバチ3匹のマイクロコロニーに28日間与えた。チア
メトキサム処理を施したマイクロコロニーでは、いず
れも対照コロニーに比べてショ糖溶液の摂取量が有意
に少なかった。働きバチの死亡率への影響はなかった
が、10 ng/gのチアメトキサムを与えられたコロニー
では営巣活動が減少し、卵と幼虫の産出数が有意に少
なくなった。28日間の実験期間中に幼虫が1匹も生
まれなかったのは、チアメトキサム10 ng/g処理群だ
けだった。

Laycock et al. (2014) は、最高98 ng/gまでの範
囲の濃度でチアメトキサム処理をしたショ糖溶液を、
セイヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）の働きバ
チ4匹のマイクロコロニーに与えた。花粉のチアメト
キサム処理は行わなかった。砂糖溶液の摂取量は39 
ng/g および 98 ng/g処理で有意に減少した。働き
バチの死亡率は最高投与量の 98 ng/gでのみ上昇し
た。働きバチの産卵の失敗が有意に多かったのは39 
ng/gおよび98 ng/g処理のみであり、0～16 ng/g
の低濃度処理では有意な差は見られなかった。
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この2つの研究の結果は、概して2013年より前に得
られていた知見に沿うものである。Mommaerts et 
al. (2010) は、最高100 ng/gまでの濃度でチアメ
トキサム処理をしたショ糖溶液にセイヨウオオマル
ハナバチ（B. terrestris）のマイクロコロニーを曝露
させた。濃度100 ng/gではハチ幼虫の繁殖は減少
したが、10 ng/g 処理では検知できる影響はなかっ
た。Elston et al.とLaycock et al. の研究結果に見
られる相違は、Elston et al.ではショ糖溶液だけでな
く花粉もチアメトキサムで処理したという事実によっ
て部分的に説明できるかもしれない。Laycock et al. 
は、98 ng/gの濃度で働きバチの死亡率が高くなるこ
とを確認したが、そのような濃度は通常、野外で遭遇
するものではないため、関連性は乏しい。

Scholer and Krischik (2014) は、マルハナバチの
一種B. impatiensの、温室内の女王バチを含むコロ
ニーを、0 ng/g、10 ng/g、20 ng/g、50 ng/gお
よび100 ng/gのイミダクロプリド処理およびクロチ
アニジン処理を施したショ糖シロップに11週間曝露
させた。クロチアニジンとイミダクロプリドのいずれ
においても、50 ng/gおよび100 ng/gの処理では6
週間後に、20 ng/gの処理では11週間後に、女王バ
チの死亡率が有意に上昇した。驚いたことに、働きバ
チの数、新女王バチの誕生数のいずれにも有意な影響
は見られなかったが、これは一つにはどの処理におい
ても新女王バチの誕生数が非常に少なかったことによ
る（平均で1コロニー当たり4匹）。10 ng/gを超え
るイミダクロプリド、および20 ng/gを超えるクロ
チアニジンの処理を施したコロニーでは、研究期間中
の重量増加が有意に少なかった。20 ng/g以上とい
うネオニコチノイド濃度は非常に高く、実際の環境中
ではハチが一貫して長期にわたり遭遇することはない
と思われる。それゆえに、環境での女王バチの死亡率
は、現在観察されているネオニコチノイド濃度による
著しい影響を受ける可能性は低い。

ネオニコチノイド処理を施された一斉開花性作物が、
野生のハチのコロニーの発達ならびに繁殖成功度に
与える影響を調べる野外研究も、2013年以降にい
くつか発表されている。Cutler and Scott-Dupree 
(2014) はカナダのオンタリオ州で、花粉が飛散す
る時期に、マルハナバチの一種B. impatiensのコロ
ニーをトウモロコシ畑の付近に配置した。ネオニコチ
ノイド処理をした通常の畑4カ所と、非処理の有機栽
培畑4カ所を用いた。コロニーは、大量の花粉が飛散
した初日に、各畑の付近に配置した。5～6日そのま
ま放置してから、半自然生息地に移して30～35日間
置き、その後に凍結した。処理トウモロコシのすぐ近
くに配置したコロニーで生まれた働きバチの数は、有
機栽培畑のすぐ近くに配置されたコロニーよりも有意

に少なかった。その他の指標（コロニーの重量、蜂
蜜および花粉の貯蔵場所、幼虫巣房、働きバチの体
重、オスおよび新女王の数と体重）には、どれも有
意な差はなかった。マルハナバチがトウモロコシか
ら採取した花粉は1％未満であり（セクション2.2.4
を参照）、採取した花粉中の残留ネオニコチノイドの
濃度は、処理畑付近で採餌するハチで 0.4 ng/g、有
機栽培畑付近のハチではLOD（検出限界）より低い
値だった。マルハナバチが採取するトウモロコシ花
粉の量が非常に少ないのはよく知られていることを
考えれば、この研究の妥当性は不明である。

Rundlöf et al. (2015) は、クロチアニジン処理ア
ブラナの野生のハチへの影響について詳細な野外試
験を行った。スウェーデン南部の全域にわたり、互
いに少なくとも4 km離れている16カ所のアブラナ
畑を選択し、景観の類似性に基づいて2カ所ずつ対
にした。各対のうち1カ所を無作為に選択し、種子
1kg当たり10 gのクロチアニジンで処理したアブラ
ナをまき、もう1カ所には種子にネオニコチノイド処
理を施さずにまいた。アブラナが開花する1週間前
に、各畑のそばに単独性ハチであるツツハナバチ（O. 
bicornis）の繭27個（雄15、雌12）を配置し、アブ
ラナが開花し始めた日に、各畑のそばにセイヨウオオ
マルハナバチ（B. terrestris）のコロニー6個を配置
した。処理アブラナの付近に配置されたツツハナバチ
（O. bicornis）は営巣行動を示さず、幼虫巣房を作
り始めなかった。非処理の畑付近のツツハナバチ（O. 
bicornis）は、研究対象とした畑8カ所のうち6カ所
で営巣行動を示した。この営巣開始に見られる差異の
原因は不明であり、少ない試料数で確実な結論を導き
出すのは難しい。処理アブラナのすぐ近くに配置され
たマルハナバチでは、コロニーの発達および繁殖成績
は低下した。マルハナバチのコロニーは新しい女王が
出現し始めた時点で採取・凍結された。なおその時期
はコロニーによって7月7日～8月5日の間であった。
女王ならびに働きバチ・雄の繭の数を数えた。凍結時
点では、処理アブラナ畑のすぐそばに配置されたコロ
ニーに存在する女王ならびに働きバチ・雄の繭の数は
有意に少なかった。

Sterk et al. (2016) は Rundlöf et al. と類似する野
外実験を行った。ドイツ北部で、顕花作物が冬まきの
アブラナのみである面積65 km2 の区域2カ所が選択
された。一方の区域では、Rundlöf et al. が用いた種
子粉衣と同様に種子1kg当たり10gのクロチアニジン
でアブラナが処理された。もう一方の区域は非処理の
対照区域とされた。それぞれの区域の各6地点に、セ
イヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）コロニー10
個が配置された。コロニーは主要な開花期を含む4月
～6月の間、そのままアブラナの付近に放置された。
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その後、コロニーは自然保護区に移された。コロニー
の重量増、働きバチの産出数、新女王の産出によって
測定される再生産性のいずれについても、差異は見ら
れなかった。

同じネオニコチノイド種子粉衣を用いたこの2つの野
外研究が著しく異なる結果を得ているのは興味深い。
重要な違いは、Rundlöf et al. が春まきのアブラナ
を用いたのに対し、Sterk et al. は冬まきのアブラナ
を用いた点である。播種からピーク開花までの時間
は、冬まきのアブラナ（8月中旬～5月）の方が、春
まきのアブラナ（4月・5月～6月中旬）よりもずっと
長い。従って冬まきのアブラナの方が、ネオニコチノ
イド系農薬が土壌および水中に浸出する時間が長く、
作物に吸収される有効成分の存在量が少なくなる。2
種類の作物から採取された花粉のネオニコチノイド
濃度のオーダーの違い（セクション2.2.4を参照）、
ならびに報告されたコロニーの発達および繁殖カース
トの個体数の違いは、このことである程度説明がつく
かもしれない。もう一つの違いは、Sterk et al. の研
究ではアブラナの開花期が終わった後にコロニーを自
然保護区（森、湖、未開墾地からなる）に移したこと
である。この自然保護区で得られる食料は、通常の農
業環境で利用できるものより質も高く、量も多かった
可能性がある。通常の農業環境にあるマルハナバチの
コロニーは、アブラナなどの農作物の開花が終わって
以降もそこで採餌を継続しなくてはならず、上記のよ
うな経験は一般的なものではない。さらに、Sterk et 
al. の実験設計上の重要な問題は、処理区と対照区が
1つずつしか用いられていないことである。従って、 
Rundlöf et al. が処理畑と対照畑それぞれ8カ所を用
いたのとは対照的に、サイトレベルで本当の意味で複
数回にわたる実験を実施していない。なぜこれらの研
究からこれほど違う結果が得られたのかを検討する際
には、こうした実験設計上の違いを考慮に入れる必要
がある。

Henry et al. (2012) および Whitehorn et al. (2013) 
の研究結果を受けて行われた研究の一つに、英国食品
環境研究庁の研究 FERA (2013)がある。同研究は、
クロチアニジン、イミダクロプリドのいずれかで処理
したアブラナの付近、または非処理の対照の付近に配
置されたマルハナバチコロニーを用いた野外試験に
より構成されている。コロニーはアブラナが開花して
いる間の6～7週間は自由に採餌させておき、その後
に非農業地域に移して発達を続けさせた。当初の目的
は、3種類の処理におけるコロニーの成長と発達を測
定し、これを巣内の備蓄食料から集めたネオニコチノ
イド濃度と比較することだったが、この研究はいくつ
かの方法論的な問題について批判を受けた（配置日な
らびに当初のコロニーの大きさのばらつき、サイトレ

ベルで複数回にわたる実験が実施されていない点、実
験期間中の対照コロニーの残留ネオニコチノイドによ
る汚染など）。この研究は結局、査読のある学術誌に
は論文発表されなかったが、マルハナバチコロニーの
繁殖成功とネオニコチノイド濃度の間には明白な関係
性はないという結論に達している。Goulson (2015) 
は、線形モデルを用いて、元の研究では異常値として
除外されたが統計上の定義では異常値の条件を満たし
ていないコロニー2つを除外せずに保持して、FERA
のデータを分析し直した。この再分析により、花蜜中
のクロチアニジン濃度ならびに花粉中のチアメトキ
サム濃度と、コロニーの重量増ならびに新しい女王バ
チの産出との間に有意に負の相関があることが確認さ
れた。

管理条件下で単独性ハチの繁殖成功度へのネオニコ
チノイド系農薬の影響を調べた研究で、信頼できる
ものは1例しかない。Sandrock et al. (2014) は植
物の茎に巣を作る単独性ハチの一種であるツツハナ
バチ（O. bicornis）の実験室個体群を形成した。ハ
チにはチアメトキサム 2.87 ng/gおよびクロチアニ
ジン0.45 ng/gで処理したショ糖溶液、ならびに非
処理花粉が餌として与えられた。雌の成虫の寿命に
も体重にも、ネオニコチノイド系農薬の影響はなかっ
た。しかし、処理群のハチでは、実験期間中に完成し
た巣が22％少なかった。処理群のハチが完成させた
巣では、房の総数が43.7％少なく、子の相対的な死
亡率が有意に高かった（死亡率は処理群が15％、非
処理が8.5％）。全体的に見て、慢性的なネオニコチ
ノイド曝露により、巣1つ当たりの子の出現率は有意
に減少し、処理群のハチでは子の産出が47.7％少な
かった。この結果は、こうした低濃度の野外の現実的
な投与量（3.5 ng/g未満）でのネオニコチノイド系
農薬への曝露は、成虫の死亡率を上昇させることはな
いが、巣をうまく作る能力および子に食料を与える能
力への亜致死的影響を及ぼすことを示している。

全体的に見て、2013年以降に発表された研究は、現
時点では既存の知見におおむね沿うものであるが、い
くつかの重要な領域において理解を深化させている。
実験室研究により、マルハナバチの繁殖成績へのネオ
ニコチノイド系農薬の負の影響が、概して高濃度で実
証され続けており、再生産性への亜致死的影響が検出
された最も低い濃度は10 ng/gである。マルハナバチ
を用いた野外研究により、ネオニコチノイド処理をし
た顕花作物への曝露が、曝露の度合いによっては、コ
ロニーの発達および繁殖成績に重大な影響を及ぼし得
ることが実証され、信頼できる研究において検知され
ている残留物の違いは、播種に対する農作物の開花時
期、ならびに餌となる汚染されていない植物の有無で
説明がつくと思われる。単独性ハチへの影響に関する
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理解は Sandrock et al. (2014) の研究結果により、
格段に進歩した。同研究は、3.5 ng/gという野外の
現実的な濃度で単独性ハチの再生産性に相当な影響が
あることを示している。この点を実際の環境の条件下
で実証する野外研究は限られており、ネオニコチノイ
ド処理を施した区域で営巣活動が行われなかったこと
を示す Rundlöf et al. (2015) による研究がある。

3.1.2.2  採餌効率への影響
2013年の時点では、ネオニコチノイド系農薬が個々
のハチの採餌行動にどのように影響するのか、それ
がコロニーレベルでの健康に影響するのかについて
の知見は限られていた。Gill et al. (2012) は、セイ
ヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）コロニーを4
週間にわたり、巣内のショ糖溶液中のイミダクロプ
リド10ng/gに曝露させた。コロニーは室内に置か
れたが、アクセス管があるので室外で自由に採餌で
きた。イミダクロプリド曝露を受けたコロニーの発
達は遅めだったが、働きバチの採餌行動に重要な影

響が見られた。対照コロニーに比べ、イミダクロプ
リド処理コロニーでは採餌飛行を始める働きバチの
数が多く、無事に飛行から戻るたびに持ち帰る花粉
の量が少なく、また無事に終えた花粉採餌の飛行時
間は有意に長かった。処理を受けた働きバチは花粉
を集める頻度も低く、採餌のための往復のうち花粉
を集めたのは、対照の働きバチが82％だったのに対
し、処理を受けた働きバチでは59％と、28％少な
かった。著者らは、こうした濃度でのイミダクロプ
リドへの曝露が、マルハナバチの働きバチが野外で
花粉を集める能力を有意に減少させたと結論付けて
いる。花粉を集める能力が低下したために、イミダ
クロプリド処理コロニーが集めた花粉の量は対照コ
ロニーよりも少なく、花粉が少ないためにその後の
成長が遅くなるという結果になった。この研究の論
文発表以降、ネオニコチノイドのマルハナバチの採
餌行動への影響を評価する新たな研究がいくつか論
文発表された。

Feltham et al. (2014) は0.7 ng/gのイミダクロプ
リドで処理したショ糖溶液、および6ng/gのイミダ

Lavatera Flower in Germany
© Axel Kirchhof / Greenpeace
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クロプリドで処理した花粉に、セイヨウオオマルハ
ナバチ（B. terrestris）のコロニーを2週間曝露させ
た。これらのショ糖溶液の濃度は、Gill et al. (2012) 
が用いた10 ng/gよりも一桁低い。コロニーはその
後、スコットランドの都市地域に設置された。それ
ぞれの巣の採餌をする働きバチを、その後さらに4
週間監視した。花蜜の採取に要する時間も、採取し
た花蜜の量も、処理コロニーと対照コロニーの働き
バチの間で差はなかった。しかし、処理を受けた働
きバチが採取した花粉の量は有意に少なく、単位時
間当たりにコロニーに持ち帰る花粉は31％少なかっ
た。処理を受けた働きバチは花粉を集める頻度も低
く、採餌のための往復のうち花粉を集めたのは、対照
の働きバチが65％だったのに対し、処理を受けた働
きバチでは41％と、23％少なかった。

Gill and Raine (2014) は Gill et al. (2012) と類
似する実験を行い、セイヨウオオマルハナバチ（B. 
terrestris）コロニーを10 ng/gのイミダクロプリ
ドで処理したショ糖溶液に曝露させながら、室外で
自由に採餌できるようにした。マルハナバチのコロ
ニーならびに個々の働きバチを4週間にわたり観察し
た。著者らの以前の研究結果 (Gill et al. 2012) と同
じように、イミダクロプリド処理を受けた働きバチ
は、4週間の実験期間を通して、採餌飛行を始める回
数が有意に増えた。著者らは、この現象は、最初の
数週間は個体レベルの急性反応によって（ネオニコ
チノイド系農薬が神経伝達物質受容体のアゴニスト
として作用し、採餌欲求を高める）、実験後期には慢
性的なコロニーレベルでの反応によって引き起こさ
れるものと考えられ、これに伴って処理コロニーで
は花粉採取に割当てられる働きバチの割合が高くな
るだろうと述べている。処理を受けた働きバチの花
粉採餌効率は実験期間の進行ともに下がり、1回に採
取する花粉の量は4週目に最少を記録した。これは花
粉採餌能力へのイミダクロプリドの慢性的な影響を
示すものである。これが個々の能力の低下によるも
のなのか、新たに生まれる働きバチがより長期にわ
たり曝露されることによるのかは明らかでない。

Stanley et al. (2015) は2.4 ng/gまたは10ng/g
のチアメトキサムで処理したショ糖溶液にセイヨウ
オオマルハナバチ（B. terrestris）のコロニーを
13日間曝露させた。コロニーはその後、花粉媒介
者を排除するケージに移され、2種類のリンゴの花
から自由に採餌できるようにした。10 ng/gの曝
露を受けたコロニーのハチは、対照コロニーのハチ
に比べて、採餌にかける時間が長く、訪れる花の数
は少なく、花粉を持ち帰る採餌飛行の割合が低かっ
た。Stanley and Raine (2016) も、10 ng/gのチ
アメトキサムを含むショ糖溶液にセイヨウオオマル
ハナバチ（B. terrestris）コロニーを9～10日間曝

露させた。その時点でコロニーを、どこにでもある
ミヤコグサ（Lotus corniculatus）2株とシロツメ
クサ（Trifolium repens）1株の食料が用意された飛
行領域に移した。働きバチは個別に放され、花との
関わり方が記録された。花粉採餌行動を示す個体数
は、処理を受けた働きバチの方が対照の働きバチよ
りも有意に多かった。しかし、花を効率的に扱うの
を学ぶのに要する訪問回数は、対照の働きバチの方
が少なかった。

Arce et al. (2016) は、セイヨウオオマルハナバチ
（B. terrestris）の巣を樹林草原に5週間配置し、
同時に5 ng/gのクロチアニジンで処理したショ糖溶
液も与えた。与えたショ糖溶液の量は、実験期間を
通して一般的にコロニーが摂取する量の半分にあた
ると推定された。花粉は与えなかったため、働きバ
チは自ら採餌して花蜜資源の不足分を補う必要があ
った。それ以前の論文と対照的に、採餌活動および
花粉採取のパターンについてわずかな変化しか検出
されなかった。処理の違いによるコロニーの重量増
にも、ハチ幼虫の個体数にも、明らかな違いはなか
った。しかし実験終了時には、処理コロニーの働きバ
チ、雄ハチ、新成虫の雌（新女王候補）の数は、対照
コロニーに比べて少なかった。

Switzer and Combes (2016) は、マルハナバチ
の一種 B. impatiensの振動採粉（Sonication）行
動へのイミダクロプリド急性経口影響を調べた。振
動採粉は、マルハナバチが花にとまり、大きな音を
立てて振動させて葯から花粉を揺すり落とす行動
である。マルハナバチの働きバチに、10 µLの砂糖
溶液中に0 ng、0.0515 ng、0.515 ng、5.15 ng
という量のイミダクロプリドを与えた。これらは
0 ng/g、5.15 ng/g、51.5 ng/g、515 ng/gに相
当する濃度であり、最も多い経口摂取量ではミツバ
チのLD50の139％に相当する。マルハナバチは一
般にミツバチよりも感受性が低いため（セクション
3.1.1を参照）、これはマルハナバチにとっては適度
な代用値である。ハチはその後にトマト（Solanum 
lysopersicum）から採餌できるようにして、振動採
粉行動を観察した。最も低い投与量であるイミダク
ロプリド0.0515 ngでは、羽ばたきの頻度、振動採
粉の頻度、振動採粉の長さのいずれにも影響は見ら
れなかった。これよりも高い投与量の処理を受けた
ハチはイミダクロプリドの摂取後はほとんど採餌行
動を再開しなかったため、高めの投与量についての
分析はできなかった。この研究に用いられたネオニ
コチノイド濃度ならびに試料数の問題を考えれば、
高レベルの曝露によりマルハナバチの花粉採餌行動
が損なわれるという点以外に、多くの結論を導き出
すのは難しい。
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全体的に見てこれらの研究が示すのは、花蜜中の0.7
～10 ng/gという濃度のネオニコチノイド系農薬へ
の曝露が、個体レベルでもコロニーレベルでも、マル
ハナバチの花粉採取能力に亜致死的影響をもたらし得
るということである。この花粉の不足とそれに続く資
源ストレスは、直接的に働きバチの死亡率を上昇させ
なくても、コロニーの発達が鈍り、生殖虫（新女王・
オス）の個体の産出が減少する理由を説明するメカニ
ズムとして妥当だと思われる。10 ng/gという高い濃
度は、マルハナバチが野外で経験する可能性のある上
限であるが、限度内であることを考えれば（セクショ
ン2.1.1およびセクション2.2.4を参照）、現代の農業
環境下でネオニコチノイド系農薬に曝露する野生のマ
ルハナバチは、花粉採取能力の低下に見舞われ、その
後に再生産性（もしくは繁殖成功度）への影響を受け
る可能性がある。

3.1.2.3  ハチの免疫システムへの影響
ハチの病気（寄生虫と病原菌の両方）は、近年、管
理されたミツバチコロニーの生存に影響を及ぼす主
要因として関連付けられている (vanEngelsdorp 
et al. 2010)。病気による負の影響についての証拠
はほとんどがミツバチの研究に基づくものだが、
ほとんどの病気はさまざまな種類のハチで発症し
得る。例えば、寄生性微胞子虫であるノゼマ原虫
（Nosema ceranae）はアジア原産であり、ミツバ
チの輸出入によって世界中に拡散した。今やノゼマ
原虫（N. ceranae）は、欧州と南北アメリカにわた
り、4つの異なる属の野生のハチ（Bombu属、Osmia
属、Andrena属、Heriades属）から検出されている
（Goulson et al. 2015 を参照）。野生のハチと管理
されたハチが共用する開花植物は、両者の間に病気が
伝染する場となり得る (Graystock et al. 2015)。

Sánchez-Bayo et al. (2016) は、ネオニコチノイ
ド系農薬の使用とハチの病気の発生率および重症度
を関連付ける証拠を検討した。2013年より前に、ミ
ツバチにおけるネオニコチノイド曝露と罹患率の上
昇との関連をいくつかの研究が実証していた (Vidau 
et al. 2011; Pettis et al. 2012)。ノゼマ原虫（N. 
ceranae）に感染したミツバチをイミダクロプリド
に曝露すると、ハチ幼虫から除菌する能力が低下
し、コロニー内でのノゼマ原虫（N. ceranae）の蔓
延が悪化した (Alaux et al. 2010)。さらに、イミダ
クロプリドまたはフィプロニルの亜致死量への曝露
は、免疫関連遺伝子に対する抑制により、ミツバチ
の働きバチの死亡率を上昇させた (Aufauvre et al. 
2014)。Di Prisco et al. (2013) は、亜致死量の
クロチアニジンがミツバチの抗ウイルス生体防御に
負の作用をもたらすことを確認した。免疫シグナル

の活性化を阻害するタンパク質をコードする遺伝子
の転写を促進することにより、ネオニコチノイド系
農薬は生体防御を低下させ、目に見えないウイルス
感染を有するミツバチ体内の翅形態不全ウイルスの
複製を促進する。野外レベルでは、ネオニコチノイ
ド処理と、ミツバチヘギイタダニの寄生およびミツ
バチコロニーにおけるウイルス量との間に正の相関
があることが確認されている (Divley et al. 2015; 
Alburaki et al. 2015)。ネオニコチノイド系農薬の
野生のハチの免疫システムへの影響を測定する研究
や、ネオニコチノイドの使用に関連する野生のハチ
の病気の発症率を測定する研究報告で信頼できるも
のはない。しかし、野生のハチが非常によく似た神
経および免疫のシステムを有することを考えれば、
ネオニコチノイド系農薬が同様の作用を及ぼし、寄
生虫や病原菌に対する野生のハチの感染率を上昇さ
せる可能性は高いと思われる。 

3.1.3  ネオニコチノイド系農薬の野生
のハチへの個体群レベルでの影響
2013年時点では、ネオニコチノイド系農薬の野生の
ハチに対する個体群レベルでの影響は何も分かってい
なかった。管理された飼育ミツバチの個体群の傾向に
関するデータは入手可能だが、野生のハチについては
そうしたデータを入手することはできない。ある研
究は、ネオニコチノイド系農薬が野生のハチの個体
群の傾向にどのような影響を及ぼすかについて調査
を試みた。Woodcock et al. (2016) は、英国全土に
分布する野生のハチの出現率に関するデータセット
を用いた。データセットは、アマチュアおよびプロの
昆虫学者によるハチの目視情報で構成され、おそら
く、現存する最も包括的な、国全体のハチ分布のデー
タベースである。62種の野生のハチを選び、1994年
から2011年の18年間にわたる種の分布と持続性を
計算した。英国では2002年に初めて、ネオニコチノ
イドで種子処理されたアブラナが使用されたことか
ら、執筆者らは、アブラナの栽培面積とネオニコチノ
イド系農薬で処理された当該作物の面積を示す明確な
情報を、分布と時間の両面から解析した。62種のハ
チを、アブラナで採餌した種（n=34）と採餌しなか
った種（n=28）の2つのグループに分類した。その
後、当該期間における種の持続性と、予想されるネオ
ニコチノイド曝露とを照らし合わせた。18年間にわ
たり、野生のハチの持続性は、採餌群および非採餌群
ともにネオニコチノイドへの曝露との間に有意に負の
相関性を示し、アブラナ採餌群はその影響が3倍大き
かった。
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ハチを、採餌バチまたは非採餌バチと特徴付けること
には一つの大きな問題がある。ハチの多くの種は他の
ハチに寄生する絶対寄生種で、自ら花粉を採餌するこ
とはない。過去の研究で観察された花蜜を集める訪花
活動に基づいて、数種の寄生バチがアブラナ採餌群
（n=2）、および非採餌群（n=12）に分類されてい
た。非採餌群の寄生バチには、採餌群に属するハチに
寄生するものもいる（n=10/28）。これらの種が宿主
の個体数に大きく依存することを考慮すれば、この分
類は生態学的に意味をなさない。減少が宿主の減少に
よるのか、直接的な死亡率の増加によるのかを切り離
して考えることができないため、分析に追加の交絡因
子の問題が生じる。さらに、農地の付近に生息する野
生植物に含まれるネオニコチノイド系農薬の存在を考
慮すると（セクション2.2.4を参照）、アブラナへの
使用量は必ずしも、野生のハチのネオニコチノイドへ
の実際の曝露を測る真の基準とはいえない。

総括すると、この研究は、ハチの種が、アブラナの種
子粉衣としての使用量で測定されるネオニコチノイド
系農薬への曝露が高い場所から姿を消す可能性が高ま
ったこと、また、この傾向はアブラナで採餌するとさ
れる種でより顕著であったことを示している。さらな
る研究が必要とされるが、これは全国規模でのネオニ
コチノイド曝露レベルとハチ類の持続性との関係を示
唆する重要な相関研究である。

3.2 チョウおよびガのネオニコチ
ノイド系農薬に対する感受性
Pisa et al. (2015) は、ネオニコチノイド系農薬の
チョウおよびガ（チョウ目）への影響に関する既存
文献をレビューした。ハチとは対照的に、チョウの
毒性比較試験はごくわずかしか行われていない。既
存調査は、有機農場と一般農場でのチョウの発生量
と多様性を比較したものがほとんどである。有機農
場にはより多様な種が生息しているが、その具体的
な理由は特定できない。例えば、幼虫の餌となる植
物および成虫の餌となる花蜜植物の量を減らす除草
剤の使用が、（ネオニコチノイド）農薬による直接的
な死亡や亜致死ストレスに対して相対的に重要かど
うかは不明である。

チョウ目のネオニコチノイド系農薬およびフィプロ
ニルに対する感受性を調査している入手可能な毒物
学的研究のほとんどは、農業害虫である9科32種の
ガについて行われたものである (Pisa et al. 2015)。
報告された感受性には種間でかなりのばらつきがあ
り、ワタの害虫2種のアセタミプリドに対する感受性

にはほぼ3倍の開きがある（LC50〈訳注：半数致死
濃度：試験生物の50％を死亡させると予想される濃度〉
は11,049 ppm と3,798 ppm）。幼虫の発育段階に
よっても差があり、初齢幼虫の感受性は5齢幼虫の
100倍超で、LC50とLC90（訳注：90％致死濃度：
試験生物の90％を死亡させると予想される濃度）は
それぞれ 0.84/1.83 ppm、114.78/462.11 ppm
である。Botías et al. (2016) は、農業害虫である
3種のガのLC50を載せ、クロチアニジンの24時間
LC50 は 2,400 ppbから186,000 ppbであった。
これらは一般的に見て非常に高い数値であり、野生
個体群におけるネオニコチノイド抵抗性については
複数の事例が存在する（Pisa et al. 2015を参照）。
調査対象のガ種の多くは主要農作物の害虫であるた
め、この数十年で何世代にもわたり複数の農薬に曝
露されてきた。そのため、これらのネオニコチノイ
ド系農薬に対する感受性は、害虫ではない野生のチ
ョウ目種の感受性を必ずしも代表するものではない
可能性がある。

2013年以降、野生のチョウ目のネオニコチノイド
系農薬に対する感受性について調査している信頼で
きる研究はほとんどない。Pecenka and Lundgren 
(2015) は、オオカバマダラ（Danaus plexippus）
の幼虫に対するクロチアニジンの致死性を評価し
た。初齢幼虫に36時間にわたり処理葉を食べさせ
た。LC50は15.63 ng/gと計算された。さらに0.5 
ng/gの濃度でも、初齢幼虫の発育に要する時間が長
くなり、体長が短くなり体重は減少するという成長
への亜致死的影響が測定された。こうした差異は2
齢幼虫にまでは続かなかった。Yu et al. (2015) で
は、カイコ（Bombyx mori）の2齢幼虫にイミダク
ロプリドとチアメトキサム処理の葉を96時間にわた
り食べさせた。LC50はイミダクロプリドが1,270 
ng/g、チアメトキサムが2,380 ng/gだった。限ら
れた数の生態学的に異なる種で報告されたネオニコ
チノイド抵抗性の範囲がこのように広いことは、チ
ョウおよびガのネオニコチノイド系農薬に対する感
受性の徹底的な評価が難しいことを意味する。この
領域ではさらなる研究が求められる。

野生のチョウおよびガに関する毒性学的データが不
足する中、2つの最近の研究が、チョウの個体群の
長期データセットを用いて、農業地域でのネオニコ
チノイド使用の相対的影響を評価した。Gilburn et 
al. (2015) は、英国チョウ類モニタリングスキーム
（UK Butterfly Monitoring Scheme）によるデー
タを用いた。データは多種多様な生息地のチョウの
数で構成され、調査期間は1984年から2012年まで
である。この期間は、Woodcock et al. (2016、セ
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クション3.1.3を参照) が、英国の野生のハチの研究
で、対照とするために用いた期間である英国の農地
にネオニコチノイド系農薬が導入される前の10年と
いう期間よりも長い。ほとんどが広食性（訳注：非常
に多くの花を餌資源として利用する種）であり、農業生
息地を含むさまざまな生息地に存在する英国の17種
のチョウが選択された。各土地の気候条件はチョウ
の個体群に影響を及ぼす非常に重要な要素であるた
め、ネオニコチノイド系農薬が使用された英国の地
域と、さまざまな気温や気候の変数をモデルに組み
入れた。予想通り、チョウの個体群指標に対して、
夏の気温は有意に正の相関性を、春の降雨は有意に
負の相関性を示した。ネオニコチノイドの使用も、
気候の影響の調整後に、チョウの個体群指標と有意
に負の相関性が見られた。相関関係のパターンはチ
ョウ種によって異なるが、ほとんど（17種のうちの
14種）が負の相関性を示した。ネオニコチノイドの
使用が最も盛んだった直近の2000年から2009年に
は、調査対象17種のうち15 種の個体群が減少傾向
を示した。

Forister et al. (2016) は、カリフォルニア州の低
地に生息するチョウの個体群について同様の分析を
行った。カリフォルニア州北部のある地域の4カ所
で、1972年、75年、88年以降（場所により開始年
が異なる）、隔週で徒歩により継続的にチョウのモニ
タリングを実施した。これらの場所は耕作地、半自
然、都市の生息地を含む勾配地にある。このデータ
を用いて、ネオニコチノイドの年間投入量やその他
の要素（夏の気温や土地利用の変化など）の影響を
検証した。

チョウ種の豊かさの大幅な減少が1997年から見ら
れた（図10a、1997年は統計モデルが割り出した分
岐点である）。この地域のネオニコチノイドの使用
は1995年に始まり、1997年以降増加している（図
10b）。ネオニコチノイドの使用は、チョウ種の豊か
さと有意に負の相関性を示し（図10c）、ネオニコチ
ノイド系農薬に対して最も強い負の反応を示したの
は小型のチョウだった（図10d）。

Wall Brown / Wall Butterfly (Lasiommata megera) 
basking with wings open on log 
© Andy Sands / NPL
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図10. （a）4箇所で観察されたチョウの種類数。（a）および（c）における応答変量は、シャノン多様度指数、すなわち、有効な種数で
ある。（a）のスプラインのノットは1997年である（95％ 信頼区間：1990-2001）。（b）調査した郡でのネオニコチノイド農薬散布 
（カラーの線）、およびネオニコチノイド系ではない最も一般的に利用されるネオニコチノイドでない農薬（灰色の線）の散布。
ネオニコチノイドでない農薬類は、1995年から、有機リン系、カルバメート系、ピレスロイド系および有機塩素系を含め減少している
（折れ線は郡平均を示す）。（b）はネオニコチノイドでない農薬が最初に報告された年から始まっており最初の2つのパネルでは対象年
の範囲が異なることに留意が必要である。（c）チョウの種数とネオニコチノイドの関係（見やすいように後者のゼロ値をずらして表示
している）（d）ネオニコチノイドに対する個々の種の反応を開長（羽根を広げた長さ）から予測した。Y 軸上の負の値は、ネオニコチノ
イドとの関連が負であることを示す。パネル（a）、（c）、（d）の灰色多角形は95％の信頼区間を示す。Foriste (2016年) らより作成。
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これらの分析は共に、あくまでも相関研究であり、ネオニコチノイドの使用量は単に、減少を引き起こしている
他の何らかの要因を示す代替パラメーターであるとも考えられる。Gilburn 他は、生息地の劣化や採餌植物の
消失がチョウの減少の主な原因であり、農業集約化がこうした生息地の劣化に重要な役割を果たしているので
あれば、ネオニコチノイドの使用は農業集約化、ひいては生息地の劣化を示す代用指標なのかもしれないと指摘
する。従ってネオニコチノイドの使用には、チョウの減少を引き起こす原因となっている可能性、あるいはま
た、チョウ個体群の傾向と強い相関関係にある農業集約化を示す最初の有用かつ定量可能な指標である可能性
がある。英国チョウ類モニタリングスキームの調査地域のほとんどが農地そのものにはないことから、Gilburn 
他は、ネオニコチノイドの使用が農業集約化の代用指標になっているのではなく、ネオニコチノイド系農薬の
より広範な環境への移動（セクション2.2.4を参照）、ならびに農地が個体群を受け入れるシンク（population 
sinks）の役割を果たしていることが、チョウの減少を引き起こしているのではないかと推測する。この仮説を評
価する信頼できるデータは存在しない。

総括すると、最近の研究では、チョウ目は幼虫期のネオニコチノイド系農薬の経口摂取に対して幅広い抵抗性を
示すことが明らかになった。成虫期に作物の花蜜などから経口摂取するネオニコチノイド系農薬に対する感受性
については入手できるデータはない。長期データセットを用いた2つの相関研究は、ネオニコチノイドの使用と
チョウの発生量および種の豊かさの減少との間に強い相関性を示しているが、こうした減少を引き起こす正確な
メカニズムを把握するには、実験室および野外でのさらなる研究が必要である。

© Peter Caton / Greenpeace
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3.3  他の陸生無脊椎動物のネオニ
コチノイド系農薬に対する感受性
昆虫種のネオニコチノイドに対する感受性を評価した
信頼できる研究のほとんどは、経済的に重要な農作
物害虫に焦点を当てている。Pisa et al. (2015) は、
ネオニコチノイド系農薬の他の陸生無脊椎動物への
影響に関する既存文献をレビューし、Botías et al. 
(2016) は、1996年から2015年に行われた研究から
4つの目（ハチ目、チョウ目、カメムシ目、コウチュ
ウ目）の昆虫24種について報告されたLC50の概要
を示した。Pisa et al. (2015) のレビューによれば、
アミメカゲロウ目、カメムシ目、ハナアブ科（ハナア
ブ類）へのネオニコチノイド系農薬の影響に関する
2013年以降の研究はなかった。

3.3.1  害虫の天敵の感受性
Douglas et al. (2015) は、実験室分析と野外研究
の両方を行い、チアメトキサムで種子処理された
ダイズが、農業上の有害生物であるナメクジの一種
（Deroceras reticulatum）とその天敵の一つであ
るオサムシの一種（Chlaenius tricolor）に及ぼす
影響を調査した。畑で採取し、生育中のダイズ苗を
好きなだけ食べさせたナメクジには、500 ng/gも
の総ネオニコチノイド濃度が含まれ、12日間採餌
した後の平均濃度は100 ng/gを超えた。実験室で
は、ダイズ苗を摂取するナメクジの死亡率は種子処
理の強度によって6～15％と低かった。実験室条件
下では、ネオニコチノイド処理群のナメクジを食べ
たオサムシの一種（Chlaenius tricolor）の61.5％
（n=16/26）が後に機能障害の兆候を示し、対照処
理群ではそうした徴候を示したものは1匹もいなかっ
た（n=0/28）。機能障害を示した16匹のうち、7匹
がのちに死亡した。野外では、種子処理されたダイ
ズは、ナメクジの潜在的な捕食者の活動密度を31％
低下させ、捕食を33％減少させたため、ナメクジの
活動密度は67％上昇した。

Douglas 他は、ダイズへのネオニコチノイド系農薬
の使用が栄養（段階）カスケード（訳注：食物連鎖
を通じて段階的に影響が及ぶこと）を引き起こし、そ
れによりナメクジの捕食者がナメクジそのものより
も大きな影響を受け、その結果、捕食圧が和らぐこ
とでナメクジの個体群が増えると論じている。この
栄養段階カスケードの議論は、ニレの木へのイミダ
クロプリドの散布が、ハダニの一種（Tetranychus 
schoenei）の大発生を引き起こしたことを突き止め
た Szczepaniec et al. (2011) の結果の説明にもな

り得る。この増殖は、イミダクロプリドを含有する
餌の摂取後に死亡率が上昇した捕食者の密度が低下
したことによるものだった。多くの有益な捕食性節
足動物は、ネオニコチノイド系農薬で処理されるこ
とで知られる農作物害虫を餌としているが、現時点
では、農業生態系で作物の害虫を直接摂取すること
によって、ネオニコチノイド系農薬がこれらの捕食
者に移行するかどうかを評価した研究はほかに存在
しない。

Frewin et al. (2014) は、イミダクロプリドとチ
アメトキサムで種子処理されたダイズが、ダイズア
ブラムシの寄生バチ（Aphelinus certus）に及ぼ
す影響を調査した。交尾した雌をダイズアブラムシ
（Aphis glycines）の個体群とともに、ダイズの葉
を入れたシャーレに24時間置いた。その後8日間に
わたりシャーレを観察し、アブラムシの生存数、死
亡数、幼虫数を記録した。農薬処理の影響は、ダイ
ズアブラムシへの寄生率において有意であり、2種
類のネオニコチノイドによる種子処理の間に違いは
見られなかった（図11）。Frewin 他は、こうした影
響の考えられる原因について2つの仮説を立ててい
る。一つは、宿主アブラムシの体内の残留ネオニコ
チノイドへの曝露によって、未成熟な寄生バチの死
亡率が増加した可能性、もしくは寄生と残留物が相
まってアブラムシの死亡率が増加した可能性が考え
られる。もう一つは、寄生バチは農薬に汚染された
アブラムシに寄生するのを避けているのかもしれな
い。Aphelinus 属の種は、宿主適性を判断する際に
体内分泌鍵物質（internal cue）を用いることが知ら
れており、アブラムシのストレス関連または免疫関
連のホルモンを使って宿主適性の判断に用いる可能
性がある。寄生バチを用いる害虫の生物学的防除の
重要な要素が、季節初めに捕食寄生者の個体数を増
やすことであると考えれば、ネオニコチノイド種子
処理による寄生率の低下によって、ダイズアブラム
シを防除する寄生バチの能力が損なわれることもあ
り得る。汚染された宿主から脱出した寄生バチが致
死的あるいは亜致死的影響を受けるかは不明だが、
影響を受けるとすればこの能力がさらに損なわれる
可能性がある。

総括すると、異なる神経受容体を持つためにネオニ
コチノイド系農薬に対する感受性が比較的低い軟体
動物やクモ類などの非昆虫類を捕食する昆虫のよう
に、捕食種の方が被食種よりもネオニコチノイド系
農薬に対する感受性が高い場合、有益な天敵個体群
への非意図的な負の影響が生じる可能性がある。
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図11.  ダイズアブラムシへのAphelinus certus（ツヤコバチ科の寄生バチ）の寄生率（±SE）を調べるために、イ
ミダクロプリドまたはチアメトキサムで処理した種子から育てた大豆で採餌するものと殺虫性の種子処理をされてい
ない大豆（対照）で採餌するもので比較した。同じの文字の付された縦棒は有意な変化がないことを示す。（Tukey
の正当な有意差、α= 0.05）、各処理についてn=35である。Frewinら (2014年) の研究より作成。

3.3.2  アリのネオニコチノイド系農薬
に対する感受性
ネオニコチノイド系農薬のアリへの影響を考察した
信頼できる研究は4編ある。Galvanho et al. (2013) 
は、菌類病原体の広がりを抑える重要な行動であるグ
ルーミングへの影響を調査するため、ハキリアリの
一種（Acromyrmex subterraneus）をイミダクロ
プリドで処理した。働きアリに1匹当たり10 ng、20 
ng、40 ngのイミダクロプリド処理を行った。幅1.6
～2.0 mmの頭蓋を持つ働きアリだけが選ばれた。
この大きさは、世界の大半のアリ種に比べると大型
である。この大きさのアリの体重はおよそ10～20 
mgなので、アリ1匹（0.015 g）に対して10～40 
ng（666.7～2,666.7 ng/g）の濃度の有効成分を与

えていることになる。この最低投与量はグルーミング
行動を有意に抑制するのに十分だった。死亡率は測定
されなかったが、以前の研究で、ハキリアリの別の種
（Atta sexdens）では、菌類病原体とともに1匹当
たり10 ngの同じ濃度でイミダクロプリドに曝露した
際、菌類病原体にのみ曝露したアリに比べて死亡率が
有意に上昇することが確認されている (Santos et al. 
2007)。

Barbieri et al. (2013) では、ヒメアリの一種（Mono- 
morium antarcticum、調査が行われたニュージーラ
ンドの固有種）と侵入種のアルゼンチンアリ（Line-
pithema humile）のコロニーを、ショ糖水に溶かし
た濃度1.0 µg/ml（1,000 ng/g）のイミダクロプリ
ドに曝露させた。ネオニコチノイドの曝露によって相
対的な攻撃性が影響を受け、固有アリ種の侵入アリ種
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への攻撃性は弱まり、逆に曝露を受けた侵入アリ種の
攻撃性が強まり、結果として生存率は低下した。ヒメ
アリの繁殖は影響を受けなかったが、ネオニコチノイ
ド系農薬に曝露したアルゼンチンアリの繁殖は、曝露
していないコロニーと比較して50％減少した。採餌
能力へのネオニコチノイド系農薬曝露の影響は検出さ
れなかった。

Wang et al. (2015a) は、0.01、0.05、0.25、0.50、 
1.00 µg/ml（10～1,000 ng/g）のイミダクロプリ
ド濃度のショ糖水をヒアリ（Solenopsis invicta）
のコロニーに与えた。摂餌、巣穴掘り、採餌への影
響が数値化された。10 ng/g の濃度に曝露したアリ
はショ糖水の摂取が有意に増加し、巣穴掘り行動が
増えた。250 ng/g 以上の濃度ではショ糖水の摂取、
巣穴掘りおよび採餌行動は有意に抑制された。

Wang et al. (2015b) は、ヒアリ（Solenopsis 
invicta）の交尾直後の女王アリに濃度 10 ng/g また
は 250 ng/gのイミダクロプリドを含有する水を与
えた。どちらの濃度でも女王アリの死亡率は上昇しな
かったが、どちらも女王アリの卵を世話する能力を
有意に低下させ、混乱やコロニーの脅威を意味する、
光への反応時間が有意に長くなった。Solenopsis 属
は、卵をグルーミングし、水分量を維持して卵塊のす
ばやい移動を可能にする粘着性の物質で卵をコーティ
ングする。250 ng/g の濃度では、卵塊の数が有意に
増えた（卵の世話が行き届かず、幼虫の移動に必要な
労力が増えることを示す）ことから、女王アリが卵を
グルーミングする能力の低下が示唆された。放置され
た卵はカビが生え、結果的にコロニーの発達が抑制さ
れる。10 ng/g の濃度に曝露したコロニーは、対照
群と比較して卵塊の数に違いは見られなかった。

これらのアリに関する研究全般において、用いられる
ネオニコチノイド濃度は一般的に非常に高く、ほとん
どの事例で、野外の現実的な条件下で見込まれる曝露
率よりもはるかに高い（セクション2.1および 2.2を
参照）。野外条件下で遭遇することが合理的に見込ま
れるであろう濃度10 ng/g では、亜致死的影響はほ
とんど検知されなかった。ネオニコチノイド系農薬に
よって生じ得るアリへの影響について理解を深めるた
めに、より低い濃度を用いた実験室および野外でのさ
らなる研究が必要である。

3.3.3  ミミズのネオニコチノイド系農薬
に対する感受性
Pisa et al. (2015) は、ネオニコチノイド系農薬の
ミミズへの影響に関する既存文献をレビューした。
ミミズは昆虫と類似する神経経路を持ち、土壌との直

接接触や、ネオニコチノイド系農薬と結合した有機物
の摂取、汚染された植物体の摂取を通じてネオニコチ
ノイド系農薬に曝露する可能性が高い (Wang et al. 
2012、セクション2.2.1を参照)。13 件の研究で報告
されたミミズのネオニコチノイドのLC50は1,500
～25,500 ppbまで幅があり、平均値は5,800 ppb、
中央値は 3,700 ppbである（Pisa et al. 2015を参
照）。繁殖への亜致死的影響を測定した入手可能な研
究はさらに少ない。繭産生への負の影響は、ミミズ
種とネオニコチノイドの種類によって 300～7,000 
ppb の間と測定された。

野外条件下での現実的なミミズのネオニコチノイド曝
露に関する入手可能なデータはほとんどない。土壌
中のネオニコチノイド濃度は、有機物の組成、施用量
および他の要因によって 2～50 ng/g の幅があると
考えられるが、粉衣処理された種子のすぐ近くでは
もっと高い可能性がある（セクション2.2.1を参照）。 
Douglas et al. (2015) では、チアメトキサムで処理
されたダイズ畑に生息するミミズからネオニコチノ
イド系農薬が検出された。2匹のミミズが、土壌試料
の収集中に偶然採取された。2つの試料には、総濃度
54 ppb および 279 ppbのネオニコチノイド（ミミ
ズ1匹当たり約16ngおよび約126 ng に相当）が含
まれていることが分かった。チアメトキサムとその代
謝産物に加え、2匹のミミズ試料には 25 ppbおよび
23 ppb 濃度のイミダクロプリドが含まれていた。こ
れらが採取された畑は少なくとも過去1年間は、イミ
ダクロプリド処理が行われていなかったため、ネオニ
コチノイド系農薬は1年超にわたり土壌に残留する可
能性があるという証拠がさらに追加された（セクショ
ン2.2.1を参照）。採取されたのは生きているミミズ
のみで、試料サイズが小さかったため、これらが典型
的な濃度を示しているのか、それとも実際よりも低く
評価しているかは明らかではない。例えば、死亡の原
因となる、より高い濃度に曝露されれば、これらのミ
ミズを後に試料採取して残留分析をすることはできな
い。この領域ではさらなる研究が必要である。

総括すると、これらの研究は、ネオニコチノイド系農
薬の非標的生物への負の影響に関する私たちの理解を
継続して高めている。調査対象とされた分類群の大半
は、ネオニコチノイド系農薬に対する感受性がハチよ
りも低く、数桁も低い場合もあった。調査対象生物の
栄養段階は重要であると考えられる。低次栄養段階の
昆虫は食性が絶対的に植食性であるために有害な植物
代謝産物に頻繁に接触するという理由から、ネオニコ
チノイド系農薬の解毒によりうまく対応できるからで
ある。報告された中で最も顕著な影響があったのは捕
食性昆虫だった。
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3.4  水生無脊椎動物のネオニコチ
ノイド系農薬に対する感受性
水生無脊椎動物へのネオニコチノイド系農薬の急
性・慢性作用に関する最も包括的なレビューを行っ
たのは、Morrissey et al. (2015) である。Goulson 
(2013)、Mineau and Palmer (2013)、Vijver and 
van den Brink (2014) に続く研究で、これらを更
新した。Morrissey の分析は、査読を受けた研究や
政府の研究から、12目（甲殻網：ヨコエビ目〈試験の
11.7％〉、ミジンコ目〈21.0％〉、エビ目〈1.9％〉、 
ワラジムシ目〈4.2％〉、アミ目〈7.9％〉、カイミジ
ンコ目〈12.6％〉、昆虫網：ハエ目〈22.9％〉、 カ
ゲロウ目〈6.5％〉、カメムシ目〈3.7％〉、ヘビト
ンボ亜目〈1.9％〉、トンボ目〈1.9％〉、トビケラ
目〈3.3％〉）48種の水生無脊椎動物の、イミダク
ロプリド、アセタミプリド、クロチアニジン、ジノ
テフラン、チアクロプリド、チアメトキサムへの急
性および慢性曝露に関する214の毒性試験を網羅し
た。LC50 および ED50（訳注：半数影響量：試験生
物の50％に影響を与えると予想される投与量）の両方を
扱った。ネオニコチノイド系農薬の急性および慢性
毒性は、水生無脊椎動物によって大きく異なり、6桁
の幅が見られた（図12）。一般的に、昆虫網は甲殻
網よりも感受性が高く、とりわけカゲロウ目（カゲ
ロウ）、トビケラ目（トビケラ）、ハエ目（ハエ、最
も顕著なのはユスリカ科の小昆虫）の感受性は非常
に高かった。

ミジンコ目のオオミジンコ（D. magna）は最も広
く用いられる標準試験生物で、214の毒性試験中の
34試験（16％）で標準生物となった。その幅広い
利用は、試験対象となる市販の化学物質の大半（82
％）において、これが国際的な化学業界の標準種
としての役割を担っているためである (Sánchez-
Bayo 2006)。オオミジンコ（D. magna）のネオニ
コチノイド系農薬に対する感受性にはかなりの幅が
あるが、短期LC50またはEC50（訳注：半数影響濃
度：試験生物の50％に影響を与えると予想される濃度）
の平均値は、試験対象の他のすべての無脊椎動物群
よりも少なくとも2～3桁上回る（図12）。複数の執
筆者 (Beketov and Liess 2008など) はこの点を
強調し、オオミジンコ（D. magna）のネオニコチノ
イド系農薬に対する感受性が低いことを考えれば、
この種類の殺虫剤に関する試験を行う場合には、ハ
エ目などの異なるモデル生物が選択されるべきだと
主張する。これは Morrissey のレビューに含まれ
なかったさまざまな水生無脊椎動物のLC50を測定
する最新の研究で明らかにされている。de Perre 
et al. (2015) では、500 µg/Lを超える濃度のクロ

チアニジンで、オオミジンコ（D. magna）への亜
致死影響も致死的影響も認められなかった。対照的
に、ユスリカ科の一種（C. dilutus）のEC50は1.85 
µg/L、LC50は2.32 µg/Lとなり、前述の結論と一
致した（図12）。

Kunce et al. (2015) も、近縁なドブユスリカ（C. 
riparius）へのネオニコチノイド系農薬の影響を調査
した。初齢幼虫をチアクロプリドとイミダクロプリ
ドに、文献で報告された96時間LC50の50％（チア
クロプリド2.3 µg/L、イミダクロプリド2.7 µg/L に
相当）で曝露させた。3日齢の幼虫をこれらの濃度で
1時間かけて半止水曝露させた後、清浄な水に移し、
正常に発育させた。チアクロプリドへの1時間の曝露
は、幼虫の成虫への生存率を、対照群の94％に対し
て68％に有意に下げた。だが、イミダクロプリド単
独、およびイミダクロプリドとチアクロプリドの併用
では観察可能な影響は見られなかった。成虫の産卵
レベルの違いは検知されなかった。

Morrissey 他によるレビューとともに、これらの最
近の調査は、昆虫の幼虫が水生環境においてネオニ
コチノイド系農薬に非常に敏感であるという見方を
強く支持している。Morrissey 他、0.035 µg/L 超
のネオニコチノイドの慢性濃度または0.200 µg/L超
の急性濃度は、最も感受性の強い水生無脊椎動物種に
影響を及ぼす可能性があると結論付けている。この結
論は、Vijver and van der Brink (2014) が示唆し
たイミダクロプリドの 0.013～0.067 µg/L という値
と一致する。欧州および北米の政府規制機関や研究
者によって数多くの水質に関する参照値が公表されて
いる（表 8）。これらの調査の大半はイミダクロプリ
ドのみの評価に基づいている。許容できる長期濃度の
値は、オランダ (RIVM 2014; Smit et al. 2014) の
0.0083 µg/Lから米国の1.05 µg/L まで3桁の幅が
ある。これらの参照値の計算に用いられた方法論には
かなりの違いがあり、米国環境保護庁（EPA）の値は
おそらく、ネオニコチノイド系農薬に対する感受性
が相対的に低いとされる種であるオオミジンコ（D. 
magna）の結果 (Morrissey et al. 2015) に強く依
拠していると考えられる。

水生生息地におけるネオニコチノイド系農薬の現在の
濃度は、この閾値を日常的に超えている。Morrissey
他は9カ国29件の調査をレビューし、地表水の濃度
の幾何平均が 0.130 µg/L（19件の調査中14件、 
73.6％が閾値 0.035 µg/L 超）であり、地表水の
ピーク濃度の幾何平均が 0.630 µg/L（27の調査
中22件、81.4％が0.200 µg/L超）であることを
割り出した。Morrisseyのレビューに含まれていな
い、2015年以降に発表された研究も、ネオニコチ
ノイドの平均濃度がこの閾値を超えると報告してい
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図12. 試験したすべての水生無脊椎生物のネオニコチノイドの毒性の範囲（L [E] C50：μmol/Lで24～96時
間、致死値および致死値を含む）。種による感受性の差異を示すために３つの最も一般的な試験種（白い横棒）
であるミジンコ目（オオミジンコ）、端脚類（ヨコエビ属ヨコエビ科）およびハエ目（ユスリカ科）を挙げた。
横棒の中の垂直線は、バーの中の垂直線は、試験値の幾何平均を表す。濃度は、異なる種類のネオニコチノイド
系農薬の分子量を標準化するために、モル当量μmol/Lで表す。μg/L（ppb）単位の濃度への逆変換はモル濃度
に当該ネオニコチノイド化合物のモル重量を乗じることで得られる。Morrisseyら (2015年) の研究より作成。

る（セクション2.2.2を参照）。Qi et al. (2015) お
よびSadaria et al. (2016) は、中国および米国の
処理工場の流入廃水と流出廃水で、閾値を超えるネ
オニコチノイド系農薬の濃度を検出した。Benton 
et al. (2015) は、米国アパラチア山脈の小川でイミ
ダクロプリドの平均およびピーク濃度が閾値を超え
ていることを突き止めた。対照的に、カナダオンタ
リオ州の耕作地の静水や排水溝 (Schaafsma et al. 
2015)、および米国オハイオ州の湿地 (Smalling et 
al. 2015) では、ネオニコチノイド系農薬の平均濃
度は低いことが分かった。de Perre et al. (2015) 
は、トウモロコシ畑の下を流れる地下水のクロチア
ニジン濃度が播種直後に 0.060 µg/Lのピーク濃
度になることを明らかにした。全国規模の調査で
は、Hladik and Kolpin (2016) が、米国各地の小
川のネオニコチノイド濃度の相加平均が 0.030 µg/
L で、慢性閾値をわずかに下回ることを突き止めた。
一方、ピーク濃度は0.425 µg/Lだった。Székács 
et al. (2015) も、ハンガリーの水路について全国
規模の調査を行い、クロチアニジンの濃度が 0.017

～0.040 µg/L、チアメトキサムの濃度が 0.004～ 
0.030 µg/Lであることを割り出した。10～41 µg/L
の最高濃度が検出されたのは、初夏の降雨後の一時的
な浅い水域でのみだった。

Morrissey の2015年レビューに含まれるものとこ
れらの最近の研究を合わせると、全調査の 65.3％
（26件中17件）でネオニコチノイド平均濃度が慢
性影響閾値の 0.035 µg/Lを超え、73.5％（34件中
25件）で急性影響閾値の0.200 µg/Lを超えるピー
ク濃度を報告している。調査対象国の数とその広範
な分布（オーストラリア、ブラジル、カナダ、中国、
ハンガリー、日本、オランダ、スウェーデン、スイ
ス、米国、ベトナム）は、あらゆる種類の水路が、敏
感な水生無脊椎動物に有害とされるネオニコチノイ
ド濃度で幅広く汚染されていることを示している。
これは今では世界が抱える慢性的な問題であり、水
生昆虫の発生量や、その捕食者である魚類、鳥類、
両生類などへの食物供給に著しく影響を及ぼしてい
る可能性がある。
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Mayfly (Palingenia longicauda) 
on water surface 
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3.5 鳥類およびコウモリ類のネオニコチノイド系農薬に対する感受性
Gibbons et al. (2015) は、ほ乳類、魚類、鳥類、両生類および爬虫類を含む野生脊椎動物へのネオニコチノイ
ド系農薬およびフィプロニルの直接的・間接的影響をレビューした。鳥類11種に関するイミダクロプリド、クロ
チアニジンおよびフィプロニルのLD50 が入手可能である（表9）。これらの化合物の鳥類に対する致死性は、鳥
種間でも、農薬の種類間でもかなりのばらつきがある。米国EPA (2012) の毒性分類（表9説明文を参照）を用
いると、イミダクロプリドの毒性は中等度から高度、クロチアニジンは事実上無毒から中等度、フィプロニルは
事実上無毒から高度と多岐にわたった。

これらの研究対象種の多くは種子食で、播種期直後に、まかれた種子を餌にすることが予想できる。作物の種類
やそれによって決まる種子の大きさにより、ネオニコチノイド処理された種子は1粒当たり0.2～1 mgの有効成

Source
Average 
concentration 
(µg/L)

Maximum 
concentration 
(µg/L)

Justification

EPA (2014) USA 1.05 35.0 Aquatic life benchmark – methodology uncertain

CCME (2007) 
Canada

0.23 EC15 for the most sensitive of two freshwater species tested with assessment factor of 
10 applied

EFSA (2008) 
European Union

0.2 No Observable Effect Concentration (NOEC) (0.6 μg/L) from a 21 d German microcosm 
study to which an assessment factor of 1–3 has been applied based on expert 
deliberations

RIVM (2008) 
Netherlands

0.067 Maximum permissible concentration (MPC) for long term exposure derived from the 
lowest NOEC value for chronic toxicity studies with assessment factor of 10 applied

Morrissey et al. 
(2015)

0.035 0.2 Lower confidence interval of HC5 from SSDs generated using 137 acute (LC50) and 36 
chronic (L[E]C50) toxicity tests considering all neonicotinoid compounds weighted and 
standardized to imidacloprid and all available test species

RIVM (2014) 
Netherlands
(see Smit et al. 
2014) 

0.0083 Updated MPC for long-term exposure derived from chronic studies using species 
sensitivity distribution (SSD) approach and Hazard Concentration (HC5) applied to 
NOEC/LC10/EC10 values with assessment factor of 3 applied

Mineau and 
Palmer (2013)

0.0086 or 0.029 The higher of two empirically-determined acute–chronic ratios applied to the most 
sensitive of 8 aquatic species tested to date; or HC5 from SSD applied using NOECs 
from chronic studies of 7 single species and 1 species assemblage

表８.  平均（慢性または長期）曝露濃度または最大（急性またはピーク）曝露濃度が比較できる淡水環境におけるネオ
ニコチノイド（このではイミダクロプリド）の生態学的基準値の概要。基準値は降順に記載。Morrissey ら（2015年）
による。
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分を含有し得る。Goulson (2013) は、体重390 gの種子食のヨーロッパヤマウズラがLD50の設定値に相当す
る量を摂取するには、トウモロコシ種子なら5粒、テンサイの種子なら6粒、もしくはアブラナの種子なら32粒
ほどを食べる必要があると計算した。米国環境保護庁は、推奨播種密度でまかれた種子の約1％が、脊椎動物の
採餌活動の範囲内にあると推定している。Goulson はこれに基づき、トウモロコシまたはアブラナの種子がまか
れた1ヘクタールの広さには、約100羽のヤマウズラがLD50を摂取するのに十分な処理種子が採餌可能な状態
で存在すると算出した。ヨーロッパヤマウズラは通常1日約25gの種子を食べることを考慮すれば、種子食鳥類
がネオニコチノイド系農薬を摂取する可能性があるのは明らかである。しかし、野外条件下で、農地に生息する
鳥類が処理種子を摂取することを実証する研究や、非処理種子に対する処理種子の相対的な摂取量を数値化する
研究で入手可能なものはない。この経路によるネオニコチノイドへの全体的な曝露の理解を深めるために、この
領域ではさらなる研究が必要である。

Species Pesticide LD50 Reference

Mallard, Anas platyrhynchos Imidacloprid 283 (MT) Fossen (2006)

Grey partridge, Perdix perdix Imidacloprid 13.9 (HT) Anon (2012)

Northern bobwhite quail, Colinus virginianus Imidacloprid 152 (MT) SERA (2005)

Japanese quail, Coturnix japonica Imidacloprid 31 (HT) SERA (2005)

Feral pigeon, Columba livia Imidacloprid 25-50 (HT) SERA (2005)

House sparrow, Passer domesticus Imidacloprid 41 (HT) SERA (2005)

Canary, Serinus canaria Imidacloprid 25-50 (HT) SERA (2005)

Mallard, Anas platyrhynchos Clothianidin >752 (ST) European Commission (2005)

Northern bobwhite quail, Colinus virginianus Clothianidin >2,000 (PNT) Mineau and Palmer (2013)

Japanese quail, Coturnix japonica Clothianidin 423 (MT) Mineau and Palmer (2013)

Mallard, Anas platyrhynchos Fipronil 2,150 (PNT) Tingle et al. (2003)

Ring-necked pheasant, Phasianus colchicus Fipronil 31 (HT) Tingle et al. (2003)

Red-legged partridge, Alectoris rufa Fipronil 34 (HT) Tingle et al. (2003)

Northern bobwhite quail, Colinus virginianus Fipronil 11.3 (HT) Tingle et al. (2003)

Feral pigeon, Columba livia Fipronil >2,000 (PNT) Tingle et al. (2003)

Field sparrow, Spizella pusilla Fipronil 1,120 (ST) Tingle et al. (2003)

Zebra finch, Taeniopygia guttata Fipronil 310 (MT) Kitulagodage et al. (2008)

表９.  イミダクロプリド、クロチアニジンおよびフィプロニルの鳥種の単回（急性）半数致死量（LD50）（mg / kg、ppm 
に相当）。毒性分類は US EPA (2012年)に従う。PNT：実質的無毒、ST：わずかに有毒であり、MT：中程度に毒性であ
り、HT：高毒性、VHT：非常に毒性が高い。鳥類では：PNT> 2,000、ST 501-2,000、MT 51-500、HT 10-50、VHT 
<10。Gibbonsら（2015年）
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致死的影響に加え、複数の研究がネオニコチノイド摂
取による鳥類への亜致死的影響を特定した（表10）。
イエスズメは協調運動障害となって飛べなくなる可
能性があり、ウズラとアカアシイワシャコの研究で
は、DNA断片化と免疫反応の低下がそれぞれ報告さ
れている。これらの亜致死的影響の多くは、致死用
量よりも低い濃度で発生する。イミダクロプリド41 
mg/kgの1回の経口摂取でイエスズメの死亡を引き
起こし、これよりも有意に低い用量（6 mg/kg）で協
調運動障害や飛翔不能が誘発されることがある (Cox 
2001)。イミダクロプリドはウズラに対して毒性が
強く、LD50は 31 mg/kgであるが、1日1 mg/kg
だけでも毎日慢性的に摂取すれば、精巣異常、雄の
DNA損傷、これらの雄が対照群の雌と交尾する場合
には胚の小型化を引き起こすことがある (Tokumoto 
et al. 2013)。Gibbons らがレビューした研究に
加え、ネオニコチノイド摂取による鳥類への影響を
評価した研究がもう一つ入手可能である。Lopez-
Anita et al. (2015) は、スペインの穀物の作付様式
に合わせて秋に25日間、追加で春に10日間、イミダ
クロプリドで処理したコムギ種子をアカアシイワシ
ャコ（Alectoris rufa）に与えた。1回目の処理には
推奨用量率で処理された種子が含まれ、2回目は、摂

餌の20％を処理種子が占める状況を模すために、推
奨用量率の20％で処理された種子が含まれた。処理
種子には、2回の用量率で0.14～0.7 mg/g濃度のイ
ミダクロプリドが含まれた。この研究で用いられた
400 gのアカアシイワシャコは1日におよそ25 gの
種子を摂取するため、1日当たり8.8 mg/kgおよび
44 mg/kgの摂取が毎日見込まれ、ウズラのLD50
を上回った（表9、SERA 2005）。

最高用量のイミダクロプリドは、21日間で成鳥のア
カアシイワシャコをすべて死亡させ、最初の死亡は3
日目に発生した。低用量および対照群の死亡率は、
それぞれ18.7％、15.6％と有意に低かった。高用量
ではすべてのアカアシイワシャコが死亡したため、
繁殖成功への影響は低用量処理でのみ測定された。
対照群に比べて、低用量処理群の雌が1回に産む卵数
は有意に減り、最初の産卵までの時間も有意に伸び
た。卵の大きさや殻の厚さ、受精卵率、孵化率に違
いはなかった。これらの2つのグループ間で雛の生
存率、成長率、性比に検知可能な影響は見られなかっ
た。これらの結果は、鳥類のネオニコチノイド摂取
の致死的影響（表9）および亜致死的影響（表10）
に関するこれまでの知見と一致する。LD50は11.3

Common (House) sparrow female in spring, 
England, UK © Nigel Bean / NPL
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Species Effect on: Imidacloprid Clothianidin Fipronil Source and detailed effect

Mallard, Anas 
platyrhynchos

Reproduction 16 mg/kg/day >35 mg/kg/day 
(NE)

Adapted from figures in Mineau and Palmer 
(2013); various effects on reproduction

Chicken, Gallus gallus 
domesticus

Growth and 
development

37.5 mg/kg Kitulagodage et al. (2011a); reduced 
feeding and body mass, and developmental 
abnormalities of chicks

Chicken, Gallus gallus 
domesticus

Neurobehavioural 37.5 mg/kg Kitulagodage et al. (2011a); behavioural
abnormalities of chicks

Red-legged partridge, 
Alectoris rufa

Survival 31.9-53.4 mg/kg/
day

Lopez-Antia et al. (2013); reduced chick 
survival at low dose, and reduced adult 
survival at high dose

Red-legged partridge, 
Alectoris rufa

Reproduction 31.9 mg/kg/day Lopez-Antia et al. (2013); reduced 
fertilisation rate and chick survival

Red-legged partridge, 
Alectoris rufa

Immunotoxic 53.4 mg/kg/day Lopez-Antia et al. (2013); reduced immune 
response

Northern bobwhite quail, 
Colinus
virginianus

Reproduction >52 mg/kg/day Adapted from figures in Mineau and Palmer
(2013); various effects on reproduction

Northern bobwhite quail, 
Colinus
virginianus

Growth and 
development

24 mg/kg/daya 11 mg/kgb aAdapted from figures in Mineau and 
Palmer
(2013); various effects on weight
bKitulagodage et al. (2011b); birds stopped 
feeding so lost weight

Japanese quail, Coturnix 
japonica

Reproduction 1 mg/kg/day Tokumoto et al. (2013); testicular anomalies; 
reductions in embryo length when those 
males mated with un-dosed females

Japanese quail, Coturnix 
japonica

Genotoxic 1 mg/kg/day Tokumoto et al. (2013); increased breakage
of DNA in males

House sparrow, Passer 
domesticus

Neurobehavioural 6 mg/kg Cox (2001); in-coordination, inability to fly

Zebra finch, Taeniopygia 
guttata

Reproduction >1 mg/kg Kitulagodage et al. (2011a); reduced 
hatching success

表10.  鳥に対するイミダクロプリド、クロチアニジンおよびフィプロニルの直接影響に関する他の研究。 曝露は急性または慢
性のいずれかであり、後者は/日（1日あたり）で示した。全ての試験において、NE（影響なし）とされたものを除いて、所定の
用量で有害な影響が見られた。Gibbons ら（2015年）による。

～2,000 mg/kg超と2桁の幅があるが、亜致死的影響は、1～53 mg/kgの間の1桁余りのより一貫した用量範
囲内で見られる。残された最大の問題は、ネオニコチノイド処理種子による種子食鳥類への実際の曝露率を定量
化しているデータが存在しないことである。従って、これらの明確に実証された致死的・亜致死的影響が、野外
の野生鳥類個体群に現れるかどうかを判断するのは難しい。

処理種子からのネオニコチノイド系農薬の摂取によって引き起こされる可能性がある亜致死的・致死的影響
に加え、鳥類個体群は、餌となる無脊椎動物の減少にも影響を受ける可能性がある。Hallmann et al. (2014) 
は、1984年以降オランダで運用されてきた、標準化された記録制度である「オランダの一般的繁殖鳥のモニタ
リングスキーム（Dutch Common Breeding Bird Monitoring Scheme）」の鳥類個体群データを用いた。イ
ミダクロプリド濃度に関するデータをはじめとする地表水の水質測定値も、オランダ全土で定期的に集められて
いる。Hallmann 他は、ネオニコチノイド系農薬が、餌として利用できる無脊椎動物の減少を通じて鳥類個体数
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Swallow (Hirundo rustica) feeding chicks on nest build 
over light bulb, England, UK 

© Stephen Dalton / NPL
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の減少を引き起こす可能性があるという仮説を評価
するために、2003年から2009年までの地表水のイ
ミダクロプリド濃度と、少なくとも繁殖期に虫を食
べる農地鳥類15種の個体群の動向を照らした。局所
的な農地鳥類個体群の内的自然増加率（訳注：個体
群の潜在的な増加率）の平均は、イミダクロプリド濃
度によって有意に負の影響を受けた。個体レベルで
は、鳥類15種のうち14種はイミダクロプリド濃度に
負の反応を示し、15種のうち6種は有意な負の反応
を示した。セクション3.2で前述したように、農業集
約化全体の影響とネオニコチノイド系農薬の影響を
切り離すことは難しい。Hallmann 他は、土地利用
区域や耕作地面積、肥料投入量の変化などの集約化
の代用指標の調整を試みているが、イミダクロプリ
ド濃度が有意な負の予測因子であることに変わりは
なかった。

ネオニコチノイド処理後の、餌として利用可能な無
脊椎動物の変化と、それに伴う鳥群の変化を定量化
した唯一入手可能な研究が米国で行われた。Falcone 
and DeWald (2010) は、米国テネシー州のカナダ
ツガ（Tsuga canadensis）の森林で、ツガカサア
ブラムシ（Adelges tsugae）を防除するために樹
木にイミダクロプリド処理を施した後に、無脊椎動
物を測定した。イミダクロプリド処理は、非標的の
カメムシ目およびチョウ目の幼虫に有意に負の影響
を及ぼした。しかし、処理の有無でこれに伴う食虫
鳥類の密度の低下は見られなかった。この研究と
Hallmann et al. (2014) の結果を直接比較するの
は、生態学的条件が非常に異なることから難しい。
カナダツガの森林には、食虫鳥類がふんだんに餌を
見つけられる非処理区域が十分に存在した可能性が
ある。世界で最も農業の集約化が進んだ地域の一つ
であるオランダでは、影響を受けていない半自然の
生息地はほとんどなく、ネオニコチノイド使用によ
る利用可能な餌の減少は、より深刻な影響をもたら
すだろう。

コウモリ類およびコウモリ個体群へのネオニコチノイ
ド系農薬の影響を測定する研究で、入手可能なもの
はない。ネオニコチノイドの使用と農地のチョウ個
体群の減少傾向との関係は示唆されており (Gilburn 
et al. 2015; Forister et al. 2016)、ガについて
は、まだ調査は行われていないものの、チョウとガ
の生態学的類似性を考慮すれば同様の傾向が進んで
いる可能性がある。多くのコウモリ種はガを餌にし
ているため、ガ個体群の減少は、餌として利用でき
るものの減少を通じてコウモリ個体群に影響を及ぼ
す可能性がある。Mason et al. (2014) は、ネオニ
コチノイドの使用を、米国および欧州での「白い鼻

症候群」（真菌の一種〈Geomyces destructans〉
が原因）のようなコウモリの病気の発生頻度の増加
と関連付けている。彼らは、餌となる昆虫に残留す
るネオニコチノイドを摂取することが、コウモリ類
の免疫系を衰弱させると仮説を立てる。しかし、ガ
やコウモリ類の残留ネオニコチノイドの存在やこれ
らの栄養段階における移行、あるいはネオニコチノ
イドへの曝露がコウモリ類の免疫系を弱め、結果と
して真菌感染率が上昇していることを証明する証拠
は示されていない。Masonらの見解は現時点では根
拠がないと考えなければならない。

3.6 ネオニコチノイド系農薬と他
の農薬との相乗作用
クロチアニジン、イミダクロプリド、チアメトキサ
ムに関する EFSA (2013a; 2013b; 2013c) のリス
ク評価は、これらの農薬とそのミツバチへの影響を
個別に考察した。野外では、一つの作物に対して複
数のネオニコチノイド系農薬やその他の殺虫剤、除
草剤や殺菌剤などの他の農薬が広く用いられる。ハ
チは農薬の複雑な混合物に頻繁に曝露し、米国コロ
ラド州の農業地域で捕獲されたハチからは19の農薬
が検出された (Hladik et al. 2016)。ネオニコチノ
イド系農薬と他の農薬の混合物は、拮抗（作用を弱
める）作用、相加（既存の作用を足し合わせるのに
等しい）作用、あるいは相乗（掛け合わされる）作
用をもたらす可能性が考えられる。Morrissey et al. 
(2015) は、ネオニコチノイド系農薬と他の農薬の相
乗作用のよく知られた事例を簡潔に列挙した。農薬
企業が自ら証明した事例もいくつかある。例えば、
バイエル社は、クロチアニジンと殺菌剤トリフロキ
シストロビンの組み合わせが、Phaedon属のハムシ
の幼虫への殺虫率をクロチアニジン単独の場合に比べ
て150倍上昇させたことを証明した (Wachendorff-
Neumann et al. 2012)。バイエル社の科学者は、
濃度 8,000 ppb のチアクロプリド処理および濃度
8,000 ppb のクロチアニジン処理によって、6日後
のアブラムシ個体群への殺虫率が 25％ および 0％
であることを示した。この2つの処理を組み合わせ
ると、殺虫率は98％に上がった (Andersch et al. 
2010)。とりわけミツバチに関して、Iwasa et al. 
(2004) は、チアクロプリドと殺菌剤プロピコナゾー
ルの組み合わせにより、この混合物の毒性が数百倍
強まったことを証明した。相乗作用は証明された
が、他の農薬と組み合わせたネオニコチノイド系農
薬の環境リスク評価はほとんど行われていない。
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2013年以降、多くの研究がネオニコチノイド系農薬
の潜在的な相乗作用を調査してきた。その中には、
ネオニコチノイド系農薬とエルゴステロール生合成
阻害剤（EBI）系殺菌剤（プロピコナゾールを含む）
との相互作用、およびそのハチへの影響に焦点を当
てたものもいくつかある。Biddinger et al. (2013) 
は、セイヨウミツバチ（A. mellifera）とコツノツツ
ハナバチ（Osmia cornifrons）を用いて、アセタミ
プリド、イミダクロプリド、そして（極めて高い濃
度を除けば）ハチへの毒性がほとんどない物質であ
る殺菌剤のフェンブコナゾールの接触毒性の相互作
用を研究した。通常これらの農薬は、果樹園で使用
される製品に一緒に含まれる。用量の範囲は、アセ
タミプリドとフェンブコナゾールが1対1の割合の混
合物でハチ1匹当たり1.38～60 µg、イミダクロプ
リドとフェンブコナゾールが2対1の割合の混合物で
ハチ1匹当たり 0.86～983 µgだった。LD50で見
ると、アセタミプリドとフェンブコナゾールの混合
物の毒性は、アセタミプリド単独の場合に比べてセ
イヨウミツバチ（A. mellifera）では約5倍、コツノ
ツツハナバチ（Osmia cornifrons）では約2倍強か
った。しかし、これらの用量は例外的に高く、例え
ば、ハチ1匹当たり0.86 µgのイミダクロプリドと
フェンブコナゾールの混合物はハチ1匹当たり567.6 
ngに相当し、イミダクロプリドのセイヨウミツバチ
（A. mellifera）への接触毒性の LD50はハチ1匹当
たり 81 ngと計算されている。（セクション3.1を参
照）。当然ながら、この用量はこの処理を受けたミツ
バチの85％を死亡させた。非現実的に高い濃度で
は、これらの結果の有益性は定かではない。

Thompson et al. (2014) は、いくつかのEBI系殺
菌剤（フルシラゾール、プロピコナゾール、ミクロブ
タニル、テブコナゾール）とさまざまなネオニコチ
ノイド系農薬（クロチアニジン、チアクロプリド、
イミダクロプリド、チアメトキサム）の相乗作用をセ
イヨウミツバチ（A. mellifera）で調査した。各農薬
および、ネオニコチノイド1種と殺菌剤1種の混合物
を、死亡率を上昇させるのに十分な濃度の範囲で、
接触・摂取の両方を介して投与し、ハチを96時間に
わたり観察した。死亡率は48時間後の時点以降には
有意に上昇しなかったため、LD50は48時間後に計
算した。ネオニコチノイドおよび殺菌剤単独の投与
は、以前に発表された結果と同様の毒性を示し、い
ずれの殺菌剤も単独では、ハチ1匹当たり22.4 µg の
濃度でも毒性作用を引き起こさなかった。

ネオニコチノイドと殺菌剤の混合物の場合、ネオニ
コチノイド系農薬は、LD50の計算値、すなわちク
ロチアニジン、イミダクロプリド、チアメトキサム
はハチ1匹当たり 0.035～0.124 µgの間で、チアク

ロプリド（ハチへの毒性がより低いシアノ置換タイ
プのネオニコチノイド系農薬、セクション3.3.1を参
照）はハチ1匹当たり122.4 µgで用いられた。殺菌
剤は、個々の化合物に応じてハチ1匹当たり0.161
～0.447 µgの用量で用いられた。これらの値は、英
国における作物への承認散布量を基に現実的な最悪
の曝露量として割り出されたものである。これらの
混合物では、ネオニコチノイドのLD50をネオニコ
チノイドと殺菌剤の混合物のLD50で割って相乗作用
比を計算した。すなわち、その値が1より大きければ
混合物の方が毒性が強く、1より小さければ混合物の
方が毒性が弱かったことを示している。殺菌剤とチ
アクロプリド、および殺菌剤とクロチアニジンの混
合物は接触毒性の相乗作用はごくわずかで、平均相
乗作用比はそれぞれ 0.30と1.07だった。イミダク
ロプリドおよびチアメトキサムの場合は1.53および
2.02と高めだった。経口毒性については、チアクロ
プリドおよびイミダクロプリドの場合は 0.60および
0.48と弱かったが、クロチアニジンおよびチアメト
キサムの場合はそれぞれ1.52 および1.31と高めだ
った。有意な相乗作用を示したのは2つの組み合わせ
のみで、テブコナゾールとチアメトキサムの接触投
与の相乗作用比は 2.59、クロチアニジンとテブコナ
ゾールの経口投与の相乗作用比は1.90だった。

Sgolastra et al. (2016) は、クロチアニジンと殺菌
剤プロピコナゾールの相互作用を、セイヨウミツバ
チ（A. mellifera）、セイヨウオオマルハナバチ（B. 
terrestris）、ツツハナバチ（O. bicornis）の3種の
ハチで調査した。各種のハチに、クロチアニジンの
LD10用量（それぞれハチ1匹当たり 0.86、1.87お
よび 0.66 ng、より詳細はセクション3.1.1を参照。
〈訳注：LD10は10％致死量：試験生物の10％を死亡さ
せると予想される投与量〉）、プロピコナゾールの非致
死用量（ハチ1匹当たり7µg）、および2つの処理用
量の混合物が投与された。その後、ハチは96時間観
察され、死亡率が数値化された。いくつかの相乗作
用が見られた。セイヨウミツバチ（A. mellifera）
では、最初の2回の時間区分（4時間後および24時
間後）で混合物投与に対する死亡率が有意に高まっ
た。混合物投与に対するセイヨウオオマルハナバチ
（B. terrestris）の死亡率は、最初の時間区分（4時
間後）においてのみ有意に高まった。しかし、ツツハ
ナバチ（O. bicornis）では、クロチアニジンとプロ
ピコナゾールの混合物への曝露によって、死亡率は
すべての測定時点で有意に高まった（図13）。

Spurgeon et al. (2016) は Sgolastraらと同様の実
験を行い、クロチアニジンとプロピコナゾールの組み
合わせによるセイヨウミツバチ（A. mellifera）、セ
イヨウオオマルハナバチ（B. terrestris）、ツツハナ
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バチ（O. bicornis）への影響を調査した。LD50を
計算するため、クロチアニジンの濃度を変化させ、
プロピコナゾールの濃度はゼロ用量、低用量、高用
量で保持した。低用量は、「EFSA植物防疫製剤に
関するパネル（EFSA Panel on Plant Protection 
Products、2012）」が報告した環境濃度の数値を用
い、高用量は、考え得る最悪のシナリオを描くため
に低用量の10倍にしたが、これらの数値が実際には
どれくらいのものかは明らかではない。48時間、96
時間、および240時間での死亡率が定量化された。
セイヨウミツバチ（A. mellifera）の場合、LC50
はプロピコナゾールの有無にかかわらず常に2倍の
範囲内にとどまり、プロピコナゾールの高用量の濃
度での明らかな負の傾向は見られなかった。セイヨ
ウオオマルハナバチ（B. terrestris）の場合は、プ
ロピコナゾールと併用したクロチアニジンの LC50
は1.5～2倍の範囲で低下した。ツツハナバチ（O. 
bicornis）では、プロピコナゾールと併用した場合
のクロチアニジンのLC50はプロピコナゾールの濃度
が高くなるにつれて負の傾向が見られ、最大で2倍低
下した。Spurgeon 他は、クロチアニジンとプロピ
コナゾールの組み合わせによる相乗作用は、セイヨ
ウミツバチ（A. mellifera）はゼロから軽度、セイヨ
ウオオマルハナバチ（B. terrestris）とツツハナバ

図13.  対照溶液（CS:3％アセトンを含む砂糖水溶
液）、クロチアニジン（CLO-0.63ng /ハチ）、プロ
ピコナゾール（PRO-7μg/ハチ）、クロチアニジン
とプロピコナゾール（CLO+PRO – 0.63 ng/ハチ
+ 7 μg/ハチ）に曝露した雌オスミア・ビコル二スの
生存累積割合。様々な評価時間（4, 24, 48, 72, 96
時間）での統計的に有意な相乗効果に*印を付した。

チ（O. bicornis）は軽度から中等度であると結論付
けた。

Thompson et al. (2014) は追加の試験で、プロ
ピコナゾールとチアメトキサムの混合物を用いて、
殺菌剤の適用用量がネオニコチノイドの毒性を決定
付ける重要な要素であることを証明した（表11）。
執筆者らは、ネオニコチノイド系農薬と殺菌剤の
有意な相乗作用比率が低いのは、殺菌剤の用量が、
この相互作用を証明した初期の研究である Iwasa 
et al. (2004) が用いたハチ1匹当たり10 µgに比
べ、0.161～0.447 µgと低く、野外での現実性が
より高いからだと主張する。ハチ1匹当たり0.161
～0.447 µgという値は、英国における作物への承
認散布量を基に現実的な最悪の曝露量として割り出
された。しかし、自由に飛行するハチが野外で実際
に曝露する正確な殺菌剤の量を証明するデータは不
足している。Sgolastra et al. (2016) などの研究
は、殺菌剤とネオニコチノイド系農薬のツツハナバ
チ（O. bicornis）への明らかな相乗作用を示してい
るが、使用された殺菌剤の用量は、Thompsonらが
用いたものより1桁上回る。ハチは常に殺菌剤に曝露
しており、ミツバチの集めた花粉、蝋、花蜜からは
40種類の殺菌剤が検出されている (Sánchez-Bayo 
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and Goka 2014)。マルハナバチが集めて巣に蓄え
ている花粉にも、平均濃度 0.15～25 ppbの殺菌剤
（EBI系殺菌剤 0.15～17ppb、David et al. 2016）
が含まれていることが分かっている。だが、ハチが
集めた物質に存在する濃度が、どのようにしてハチ
の急性および慢性曝露につながるかはほとんど分かっ
ていない。どのくらいの殺菌剤の用量が、ハチが野
生で遭遇するであろう実際の状況を表わすのかを現
時点で論じるのは不可能である。

ハチに関する研究に加え、Kunce et al. (2015) は、
水生のユスリカの一種ドブユスリカ（C. riparius）
の発育に対するイミダクロプリド、チアメトキサ
ム、および2つのピレスロイド系殺虫剤、デルタメ
トリンとエスフェンバレレ－トの単独・ペア・混合
投与での1時間にわたる半止水式曝露の影響を調査し
た（より詳細な方法および濃度はセクション3.4を参
照）。ほとんどの農薬処理は幼虫の生存数を減らした
が、農薬の混合によって有害な影響が相乗的に増幅
されるようには見えなかった。Kunce 他は、用いた
低用量および曝露時間では、相乗作用・相加作用の
リスクは非常に低いと結論付けている。水域生態系
での農薬の潜在的相乗作用については一層多くの研
究が求められる。

総括すると、これらの研究は、ネオニコチノイド系
農薬が殺菌剤と相乗的に作用してハチへの致死性が
高まるという見方を支持している。だが、ネオニコ
チノイド系農薬と殺菌剤双方の投与量や曝露時間、

Contact dose 
propiconazole 
µg/bee

Ratio fungicide: 
thiamethoxam 
contact LD50

Contact LD50 thiamethoxam 
µg/bee

Synergy 
ratio

Ratio 
fungicide: 
thiamethoxam 
oral LD50

Oral LD50 thiamethoxam 
µg/bee

Synergy 
ratio

0 - 0.0373 - - 0.0641 -

0.0224 0.6 0.0288 1.3 0.349 0.0268 2.4

0.224 6 0.0247 1.5 3.49 0.0277 2.3

2.24 60 0.0134 2.8* 34.9 0.0265 2.4

22.4 600 0.0104 3.6* 349 0.00776 8.3*

表11.  接触および経口試験におけるチアメトキサムの容量にたいするプロピコナゾールの比および得られたLD50の比較。 
*印は相乗効果が大きく異なることを示す。Thompsonら（2014年）による。

ネオニコチノイドと殺菌剤の化学的分類、曝露後の
経過時間はすべて、この関係に影響を与える重要
な説明要因である。実験室研究で用いられる殺菌剤
の濃度は、相乗作用による致死性を決定付ける最も
重要な要素であるように思われる。殺菌剤は、これ
らの化合物がハチにとって安全であるという想定の
下、顕花作物が花を咲かせる期間に定期的に散布さ
れる。ネオニコチノイドと殺菌剤の相乗作用がハチ
個体群にもたらし得る影響を評価するために、自由
に飛行するハチの殺菌剤への実際の曝露量を明確に
すべく、この領域ではさらなる研究が必要である。

これまでの研究は農薬間のペアごとの相互作用しか
検証してこなかった。農地に生息するハチや他の非
標的生物が、すでに検証を試みてきたどの実験手順
よりもはるかに複雑な農薬混合物に日常的に曝露し
ていることは明らかである。例えば、ミツバチおよ
びマルハナバチの備蓄食料には、通常10以上の農薬
が含まれている (David et al. 2016など)。科学者や
規制当局の主な課題は、ネオニコチノイド系農薬と
他の化学物質の複雑な混合物への慢性的な曝露が、
野生生物にどのような影響を及ぼすかを理解しよう
と努めることである。
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Beekeeper with a handful of dead bees 
in Germany 
© Fred Dott / Greenpeace



ネオニコチノイド系農薬の
環境リスク

2013年以降明らかに
なった証拠のレビュー

72

4.1  科学的理解の進展および  
2013年の知識ベースとの比較
クロチアニジン、イミダクロプリド、チアメトキサム
に関するEFSA報告書は、これらのネオニコチノイド
系農薬がハチに及ぼすリスクに具体的に焦点を当て
ているため、必然的に対象範囲は狭く、ほぼすべて
のデータはセイヨウミツバチ（Apis mellifera）とこ
れに関連するもので構成されている。本概説の範囲は
はるかに広く、より広範な環境でのネオニコチノイド
の残留性や多くの非標的生物が受け得る影響に焦点
を当てている。そのため、ほとんどの対象領域につ
いて2013年より前の既存知識の明確なベースライン
が存在せず、EFSA報告書との単純な比較は不可能で
ある。だが、2013年以降の科学的証拠の変化につい
て、EFSA報告書と照らし合わせて見解を述べること
は可能である。このプロセスは、EFSAが行った評価
のように、ネオニコチノイド系農薬がもたらすリスク
の正式な評価であることを意図するものではない。代
わりに、本概説の目的は、新たな証拠がハチが受けて
いるであろうリスクに対する私たちの理解をどのよう
に変えたか、すなわち、2013年に認識されたよりも
リスクが低いのか、同程度なのか、高いのかを総括す
ることである。EFSAのリスク評価のベースラインを
参照すると、各検討領域での進展とそれに伴う当初の
評価への影響について、以下のように簡潔にまとめる
ことができる。

 ∞ 処理された顕花作物の花粉および花蜜による曝露
のリスク。EFSA報告書では、種子粉衣としてネ
オニコチノイド系農薬で処理された顕花作物によ
る典型的な曝露を計算した。現在、この領域では
かなり多くのデータを入手することができ、新た
な研究は概して、算出された曝露値を支持してい
る。EFSAの2013年報告と比べて、顕花作物が
ハチにもたらす「リスクに変化はない」。

 ∞ 花をつけない作物および開花前の栽培段階でのリ
スク。花をつけない作物はハチにリスクをもたら
さないと考えられていた。花をつけないこれらの
作物がハチに直接的なリスクをもたらすことを示
す新たな研究はなかった。引き続きこれらの「リ
スクに変化はない」。

04.

 ∞ 農地に処理種子をまくことと、その後の粉塵飛散
による曝露のリスク。播種技術の改良にもかかわ
らず、入手可能な研究は、粉塵が舞い上がる状況
は続いており、粉塵飛散はいまだに急性曝露の原
因であると示唆している。従って、「リスクに変化
はない」と考えるのが最善である。

 ∞ 溢液による曝露のリスク。EFSAの2013年報告
では、入手可能な証拠を基にこれを低リスクの曝
露経路とみなしている。新たなデータによって
この見解が変わることはなかったため、引き続き 
「リスクに変化はない」。

 ∞ 作物以外の植物に含まれるネオニコチノイド系農
薬による曝露およびその摂取のリスク。データ不
足が確認されたものの、非標的植物によるネオニ
コチノイド系農薬の摂取は無視できるであろうと
考えられていた。その後、野生植物のネオニコチ
ノイド系農薬の広範囲にわたる汚染、同農薬の花
粉、花蜜および葉での存在を示す多くの研究が
発表された。この曝露源は作物の開花期よりもは
るかに長期にわたる可能性がある。ネオニコチノ
イド処理作物から花粉を集めるハチが通常、最も
高いネオニコチノイド濃度に曝露すると考え得る
が、野生植物から集められる花粉や花蜜にも少な
からぬ量のネオニコチノイド系農薬は存在する。
非標的植物による曝露は明らかに「より大きなリ
スク」を示している。

 ∞ 後作物による曝露のリスク。この問題については
データ不足が確認されていた。これについて明確
に調査した研究はほとんどないが、ネオニコチノ
イド系農薬は何年にもわたり土壌中に残留する可
能性があることが現在では分かっており、判明し
ている直近の施用から何年も経過した後に作物か
ら検出される場合もあることから、この領域に一
定のリスクがあることは確かである。だが、デー
タがほとんど存在しないため、現時点では「リス
クに変化はない」とみなされる。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬の成虫のハチに対する直
接的な致死性。ミツバチへの毒性に関する複数の
新たな研究が、EFSAの計算値を裏付けている。

おわりに
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野生種のハチに対するネオニコチノイドの毒性に
ついてのデータが増えており、メタ分析も概ね同
様の結果を示している。個別の種についての言及
は重要だが、ネオニコチノイドの致死性について
は「リスクに変化はない」と概ね考えるべきで
ある。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬の野生のハチへの亜致死
的影響。この影響を評価するための承認された試
験法がないため、EFSAによる亜致死的影響の考
察には限界があった。データ不足が確認されてい
た。ネオニコチノイド処理された顕花作物への曝
露は、野外条件下で自由に飛行する野生のハチに
著しい負の影響を及ぼすことが示されており、野
外の現実的なネオニコチノイド濃度を用いた複数
の実験室研究により、ハチの採餌能力と健康状
態に負の影響が生じることが示され続けている。
「より大きなリスク」。

このように、2013年以降に発表された研究は、ネオ
ニコチノイド系農薬が野生のハチおよび管理された
ハチに対し、2013年時点の状況に比べて「同程度」
から「より大きい」リスクをもたらすことを示してい
る。2013年に実施された当初のリスク評価が顕花作
物へのネオニコチノイド系農薬使用の暫定使用禁止
措置（モラトリアム）を課すには十分だったこと、ま
た、新たな証拠が、ハチへのリスクの証拠を確認もし
くは強化していることを考えれば、現在の科学的証
拠がモラトリアムの延長を支持すると結論付けるこ
とは理にかなっている。

顕花作物へのネオニコチノイド系農薬の使用に加え、 
2013年以降の研究は、農用土壌や水路、作物以外の
植生へのネオニコチノイドの移動、およびこれらに
おける残留性を証明してきた。非標的生物に有意に
負の影響を及ぼすであろう濃度について評価が行わ
れている場合には、作物以外の数多くの農業生息地に
おいて、濃度がこれらの閾値を上回ることが証明され
ている。

これに関する最も有力な証拠は、農業地域周辺の一
時的および恒久的な水域のどちらにも存在する。水
生生物へのネオニコチノイド系農薬の影響は定量化
が最も簡単なように思われる。野外の現実的な濃度
は試料採取によって容易に求めることができ、ネオ
ニコチノイド系農薬がひとたび水域に存在する状態
になれば、水生生物はその曝露を制限できないから
である。対照的に、ハチのネオニコチノイド系農薬
への野外の現実的な曝露を評価するのははるかに難
しい。なぜなら、次に挙げる多数の要因によって左
右されるからである。それは、顕花作物の種類、従
来の餌と比較したそれらの作物の相対的な誘引性、

作物の種類、種子粉塵および浸出によってより広い
環境に拡散するネオニコチノイドの量、土壌の種類
と有機含有量およびそれに伴うネオニコチノイドの
有効成分の保持力、周辺植生によるネオニコチノイ
ド系農薬の摂取、1年のさまざまな時期にさまざまな
濃度のネオニコチノイド系農薬を含む種々の野生植
物から集める花粉や花蜜の割合などで、必ずしもこ
れらに限定されない。さらに、野生のハチおよび管
理されたハチは、飛翔期間や花の選好性、社会構造
などの特徴を持ち、それらは、最も一般的に用いら
れる3種のハチのモデル生物であるセイヨウミツバ
チ（A. mellifer）、セイヨウオオマルハナバチ（B. 
terrestris）、ツツハナバチ（O. bicornis）で明確に
見ることができるように、ハチ種によって極端に異な
る。従って、このような分類群のネオニコチノイド曝
露について、完全に正確かつ一貫した測定法を得るこ
とははるかに難しい。

だが、これらの上記要因はどれも重要ではあるが、
それでも、さまざまな研究での平均曝露濃度に基づ
いて考えられる結論を論じることは可能である。こ
れは、ハチの場合と同様に他の分類群についても言
えることである。これらの注意すべき点を考慮すれ
ば、2013年以降、新たな研究によって、以下の領域
でネオニコチノイド系農薬の非標的生物への影響に
関する私たちの理解が大幅に進展していることは明
らかである。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬で処理された花をつけな
い作物は、有益な捕食者の個体群の死亡率を上昇
させることによって、非標的生物にリスクをもた
らす可能性がある。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬は数年間農用土壌に残留
し、慢性的な汚染をもたらし、場合によっては徐
々に蓄積する可能性がある。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬は、排水溝、水たまり、
池、渓流、河川、一時的な湿地、雪解け水、地下
水などのさまざまな水路や水処理施設の流出水で
検出され続けている。

 ∞ 水生生物のネオニコチノイド系農薬に対する感受
性のレビューによれば、多くの水生昆虫種は、規
制当局の農薬使用評価で用いられる従来のモデル
生物に比べ、これらの化合物に対する感受性が数
桁高い。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬は、農地付近に生える作
物以外の植物の花粉や花蜜、葉に存在することが
分かっている。これは、一年生草本の雑草から多
年生の木本植生にまで及ぶ。従って、農地の周辺
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部や生け垣に生息する草食性の非標的昆虫やハチ
以外の花粉媒介者のネオニコチノイド系農薬への
曝露が見込まれるだろう。とりわけ懸念されるの
は、花粉媒介者の保全を明確に目的として掲げ、
農地のすぐ隣に播種された植物がこれに含まれる
ことである。

 ∞ 相関研究によれば、3カ国において、農業地域で
のネオニコチノイドの使用と、チョウや、ハチ、
食虫性鳥類の個体群指標との間に関連が示唆され
た。

4.2  現在不足している知見と将来
の研究
2013年以降、ネオニコチノイド系農薬とその非標的
生物への影響について多くの研究が行われてきたが、
数多くの重要な知見の欠落が存在する。Godfray et 
al. (2015) が、ネオニコチノイド系農薬と花粉媒介
昆虫に関する既存の科学文献のアップデートの中で
述べたように、私たちの理解には大きな欠落が生じる
こと、そして重要な（しかし決定的ではない）科学的
知見やさまざまな利害関係者の経済的およびその他の
利益に与えられる比重によって、異なる政策決定が導
き出される可能性があることを忘れてならない。本
概説はリスク評価を意図するものではなく、単に、ネ
オニコチノイド系農薬がもたらす環境リスクに関す
る私たちの科学的理解の進歩を見直すことを目的とし
ている。

ネオニコチノイド系農薬の非標的生物への影響につい
て、より理解を深めるという観点から、以下の領域で
はさらなる研究が必要とされる。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬のハチへの影響は比較的
よく研究されてきたが、大半の分類群については
データがほとんど存在しない。害虫ではない植
食性の分類群や、農林害虫の重要な天敵について
は、ネオニコチノイド系農薬に対する感受性はと
りわけほとんど解明されていない。

 ∞ 研究の進んでいない分類群の、農業・非農業地域
でのネオニコチノイドや他の農薬への実際の曝露
について、私たちの理解の向上を図り続けなけれ
ばならない。現実世界の状況と比較するための現
実的なベースラインがなければ、ネオニコチノイ
ド系農薬の致死的・亜致死的影響を評価する実験
室での研究が示唆するものは不確かである。草食
性、土壌生息性、寄生性、捕食性の無脊椎動物お
よび、種子食性、食虫性の陸生脊椎動物に関する
データの不足は顕著である。

 ∞ 感受性や曝露に加え、栄養段階を通じたネオニコ
チノイド系農薬の移行は、その原理を実証する少
数の野外研究を除いてはほとんど解明されていな
い。一部の執筆者は、ネオニコチノイドの直接曝
露と高次栄養段階の生物の減少を関連付けたが、
これらの主張に関連するデータはほとんどもしく
は全く存在しない。

 ∞ さまざまな分類群において最近の個体群の減少を
証明する長期データセットが存在し、最も顕著な
減少はネオニコチノイドの使用と関連している。
これらの研究はそれ自体示唆に富むものである
が、分類群における長期にわたる減少の解明を進
め、その流れを逆転させたいのであれば、ネオニ
コチノイド系農薬の影響に対する農業集約化全体
の影響を切り離さなければならない。

 ∞ ネオニコチノイド系農薬と他の農薬との相乗・相
加作用の可能性は、ハチの場合、依然として不明
なところが多く、他の非標的分類群へのこれらの
影響についてはほとんど分かっていない。この問
題を悪化させているのは、農業環境との相互作用
に応じて分類群によって受ける用量が異なる可能
性があり、構成するさまざまな有効成分への野外
の現実的な曝露に関する解明が進んでいないこと
である。

4.3  総括
ネオニコチノイド系農薬に関する最近の研究によっ
て、こうした化合物がより広い環境中をどのように移
動し、残留するのかについて、人々の理解がより深く
なり続けている。これらの水溶性化合物は農作物に限
らず、使用される環境の大部分に浸透し、場合によっ
ては水路や、地中に吸収されずに地表を流れる流去水
によってさらに遠くまで達する。野外の現実的な条件
での室内実験や野外試験は、ごくわずかな残留ネオニ
コチノイドがさまざまな分類群に致死的・亜致死的影
響の双方を及ぼし得ることを引き続き証明している。
クロチアニジン、イミダクロプリド、チアメトキサム
のハチへの影響に焦点を当てた2013年発表のこれら
のリスク評価に比べ、新たな研究は特に、これらの物
質がハチだけでなく、多くの非標的生物に重大なリス
クをもたらすことを明らかにしたという点で、これら
の使用に関するモラトリアムを課すための論拠を確固
たるものとする。ネオニコチノイド系農薬があらゆる
種類の作物から、より広範な環境にどのように移動す
るのかについての科学的知識の向上を考慮すれば、花
をつけない作物への使用や農業地域ではない場所での
使用がもたらすリスクについての議論は急務である。
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