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土壌中におけるマンガンの酸化還元機能と動態

牧　野　知　之＊

（2000年10月17日受理）

土壌中のマンガン酸化物の重金属・有機物に対する酸化作用を解明するため，マンガン

酸化物に起因する土壌酸化能の評価手法（クロムの酸化反応を利用）を検討した。次に本法

を各種土壌に適用し，①黒ボク土の土壌酸化能は特異的に低く，②黒ボク土では酸化反応

よりも吸着反応が優勢となること，③その他の土壌では本法により土壌マンガン酸化物の

酸化反応を評価可能であること，④乾燥によって土壌酸化能が低下すること，を明らかに

した。

また，土壌乾燥にともなうマンガンの動態を解析し，①風乾および殺菌処理による水溶

態，交換態，酸可溶態のマンガン・コバルトが増加すること，②圃場での土壌乾燥により

交換態のマンガン・コバルトが増加すること，③これらの現象は，微生物遺体由来の糖に

よるマンガン酸化物の溶解反応に起因すること，を明らかにした。このことが，これまで

不明であった，土壌乾燥にともなう作物のマンガン過剰症の土壌要因であると推察した。
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! 緒　　論

１　研究の背景

マンガンは地球の火成岩，堆積岩および変成岩に広く

分布しており，また深海床の団塊およびその他の表面堆

積物中の主要な金属元素の一つである。地殻での含有量

はおよそ 1000 mg kg－1を占めるとされ，その量は鉄の

1 / 50倍，ニッケルの 5倍，銅の 10倍に相当する（和田

ら，1977）。また，米国地質調査所の調査によれば土壌

のマンガン含量は1mg kg－1以下から7000mg kg－1にまで



農業環境技術研究所報告　第20号（2001）

および平均値は 560 mg kg－1である（SHACKLETTEら，

1971）。このように環境中に広く分布するマンガンは土

壌中では主に三価または四価の酸化物の形態で存在し，

後述の既往の研究で述べるように土壌における酸化反応

に関して大きな役割を果たしている。例えば，マンガン

酸化物はフェノール化合物を酸化重合して腐植物質を生

成し，また，ある種の農薬を酸化重合，酸化分解する作

用を示す。同様に，マンガン酸化物はクロム，砒素等の

微量金属を酸化し，クロムに関していえばCr(III)から毒

性の高いCr(VI)を，砒素についてはAs(III)から毒性の低

いAs(V)を生成する。

近年，農薬や重金属による土壌汚染が進みつつあり，

土壌における農薬や重金属の動態の解析・制御技術の開

発が求められている。また，二酸化炭素による地球温暖

化が懸念されており，土壌における二酸化炭素固定化技

術，すなわち人工的腐植生成に関する技術が今後必要と

されるであろう。上述の土壌マンガン酸化物による酸化

反応はこれらの技術に関わる重要な反応であるにも関わ

らず，合成マンガン酸化物を用いたモデル研究が多く，

実際の土壌における酸化反応を解析した研究報告は少な

い。この理由として，土壌中では酸化反応と他の反応

－吸着，沈殿，生物分解等－が同時に生じ，解析困難と

なることが考えられる。マンガン酸化物に起因する土壌

酸化能を定量化し，土壌の酸化反応におけるマンガン酸

化物の影響を解明することが求められている。

一方，マンガンは作物の必須元素であるが，ナス・キ

ュウリ・リンゴ・茶等の多くの作物に過剰症も認められ

る（青葉ら，1980；MEMONら，1981；岡林ら，1992；

山中ら，1993）。一般的にマンガン過剰症は土壌の酸性

化・還元化に起因し，対策としては炭カル施用等（土壌

pHの矯正）が実施されている。これはマンガン酸化物

とマンガンイオンが土壌中で酸化還元平衡の関係にあ

り，酸性または還元条件ではマンガン酸化物が溶解して

作物に吸収されやすいマンガンイオンとなるためであ

る。一方，土壌乾燥という酸化条件下での発症事例があ

り（SIMANら，1974；MORGHAN，1985），同様の対策が

行われているが，発症の土壌的要因および対策方法の理

論的根拠に関する明確な解答は得られていない。こうし

た現象の解明には，作物にもっとも吸収されやすい形態

であるマンガンイオン（その多くは交換態）の土壌中で

の動態解明が必要と考えられる。

また，マンガン酸化物はコバルト，ニッケル，鉛，亜

鉛等の重金属を強く収着（酸化物表面への「吸着」およ

び酸化物内部への「吸収」を意味する）する特質を示し，

土壌中のマンガン結核には周囲の土壌に比べ重金属が高

濃度で濃縮されている。従って，乾燥によりマンガン酸

化物の形態変化が生じるならば，マンガン酸化物に収着

されている重金属の挙動に大きな影響を及ぼすと推察さ

れるが，このような視点からの研究は極めて少ない。重

金属の測定には操作性の簡便さから一般に風乾土を供試

することが多いが，得られた測定結果が現場での存在状

態を反映しているのか不明な点が多い。特に交換態画分

は作物に最も吸収されやすい画分であり，土壌中での存

在量と作物の吸収量との関係を解析するためにも，土壌

乾燥の影響を明らかにしておく必要がある。

２　既往の研究

マンガン酸化物はある種の重金属および有機物に対し

て酸化能を持つことが報告されている。このうち，重金

属に関する既往の報告は主にaに，有機物に関しては

主にsに記載する。

1 土壌の持つ酸化能とマンガン酸化物の関係

マンガン酸化物はクロム（BARTLETTら，1979；EARY

ら，1987；FENDORFら，1992；FENDORFら，1993）・

プルトニウム（AMARCHERら，1982）・砒素（OSCARSON

ら，1983a；OSCARSONら，1983b）等の重金属に対して

非生物的な酸化能を示すことが報告された。BARTLETT

（1988）は上記のクロム酸化反応に着目し，土壌に

Cr(III)を添加後のCr(VI)の生成量をマンガン酸化物に起

因する土壌酸化能の指標として評価する方法を提案し

た。また，土壌のクロム酸化量とハイドロキノンを用い

て抽出した易還元性マンガン含量との間には弱い相関が

認められること，そしてこの反応にともなうマンガンの

溶出が報告されている（BARTLETTら，1979）。OSCARSON

ら（1983b）によればアルミニウム酸化物，鉄酸化物ま

たは炭酸カルシウムでマンガン酸化物を被覆するとメタ

亜ヒ酸(HAsO 2)からヒ酸への酸化反応は抑制される。

FENDORFら（1993）はマンガン酸化物にAl3＋を添加する

と pH 4以上でクロム酸化反応が阻害され，pH 5では

Cr(VI)生成量が1 /10になることを報告し，これはマンガ

ン酸化物表面におけるアルミニウム水酸化物の沈殿生成

によると推察した。土壌に関しては風乾処理にともなう

クロム酸化反応の低下が報告されている（BARTLETTら，

1979）。クロムの酸化反応に関して，BARTLETTら（1979）

はpH9以上でCr(III)が溶液中の酸素によってわずかに酸

化されることを示し，EARYら（1987）は酸素飽和の

Cr(III)溶液を放置してもCr(VI)は生成しないと報告し
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た。

一方，土壌中では酸化と同時に吸着も生じるが，ゲー

タイト（AINSWORTHら，1989）および次表層土（ZACHARA

ら，1989）へのクロムの吸着が解析された。土壌からの

各種溶媒によるCr(VI)の抽出方法の検討（王ら，1995）

も行われている。

上記のように酸化反応でマンガンは溶出するが，土壌

溶液中のMn(II)の再酸化が土壌溶液中の酸素（ROssら，

1981）又は，微生物によって（WADAら，1978）行われ

ることが報告されている。

また，土壌中のマンガン酸化物，水和酸化物の形態は

多種多様であり，一部のマンガン酸化物中ではMn4＋の

代わりにMn3＋，Mn2＋への置換が生じているため鉱物学

的にマンガン酸化物の酸化状態は複雑であるとされる

（MCKENZIE，1989）。

2 土壌マンガン酸化物による触媒的機能

aでは主にマンガン酸化物による重金属に対する酸

化反応を中心に述べたが，ここでは有機物に対するマン

ガン酸化物の触媒的作用（酸化重合反応）を取り上げ

る。

SHINDOら（1982，1984，1985）は合成マンガン酸化

物によるフェノール化合物の酸化反応を解析し，腐植様

物質が生成することを報告した。MCBRIDE（1989）はハ

イドロキノンと合成マンガン酸化物の反応についてESR

測定および拡散反射法による赤外吸収スペクトル測定に

よって酸化反応にともなうラジカル生成およびマンガン

酸化物の表面水酸基の変化を詳細に解析した。SHINDO

（1992a）はマンガン酸化物がヒドロキノン，レゾルシノ

ール，フロログルシノール等のフェノール化合物を酸化

重合し，A型腐植酸を生成することを報告した。SHINDO

（1992b）は新鮮（降下）火山灰がフェノール化合物由来

のA型腐植酸を生成させ，酢酸ナトリウム－過酸化水素

で火山灰を溶解処理してマンガン酸化物を選択的に除去

するとヒドロキノンからの腐植物質生成量は顕著に低下

することを見出した。また，SHINDOら（1989）は，基

質として2, 6 - dimethoxyphenolを用いて土壌抽出液の酸

化カップリング活性を測定し，カップリング活性はマン

ガン酸化物を選択的に除去した土壌で消失することを示

した。また，フェノール化合物の他に合成マンガン酸化

物による農薬，すなわちアトラジン（CHENEYら，1998），

クロロフェノール類（PIZZIGALLOら，1995）に対する酸

化反応が報告されている。以上の研究は合成マンガン酸

化物を使用したモデル実験であるが，LEHMANNら（1987）

は土壌を用いてフェノール酸の酸化に土壌マンガン酸化

物が関与していることを明らかにした。

フェノール酸に関しては酸化反応の他に土壌および粘

土鉱物への吸着も報告されている。SHINDOら（1976）

はフェノール酸の土壌への吸着量が有機態炭素含量と相

関することを示し，KUNGら（1989）はフェノール酸の

一種であるパラヒドロキシ安息香酸の鉄鉱物への吸着メ

カニズムは配位子交換反応であることを拡散反射赤外吸

収スペクトルの測定で明らかにした。

3 マンガンおよびマンガン酸化物に吸蔵される重金

属の形態変化

土壌の風乾処理に伴う交換態マンガンの増加が多くの

研究者によって指摘されている（LEEPER，1946；BOKEN，

1952；BARTLETTら，1980；GOLDBERGら，1984）が，

畑土壌では酸化状態にあるので風乾処理の影響は少ない

との見解も示されている（小林 1983）。MIYAZAWAら

（1996）は土壌乾燥温度20～120度の範囲において温度

の上昇に伴い交換態マンガンが増加することを明らかに

し，内山ら（1997）は風乾土保存中に交換態マンガンは

次第に増加することを報告した。

東ら（1974）は土壌を100℃～500℃までの範囲で加

熱したときの2.5％酢酸抽出のマンガン，コバルト量が

約200℃で最大となることを示した。GOLDBERGら（1984）

は土壌乾燥によって易還元性マンガンが減少することを

指摘し，SCHULZEら（1995）はX線吸収端構造分光法

(XANES)によって土壌乾燥に伴いマンガンが還元的な形

態へと変化することを明らかにした。一方，土壌乾燥が

作物のマンガン吸収量に及ぼす影響も検討されている。

SIMAN（1974）は東南部オーストラリアでの乾期におい

てアルファルファのマンガン過剰症を報告した。また，

風乾土を用いてポット試験を行うと未風乾土で

の結果に比べ亜麻はより多くのマンガンを集積した

（MORGHAN，1985）。転換畑におけるハウス栽培でナス

のマンガン過剰症が頻発し，主な原因は排水不良や土壌

の酸性化であるが，これらでは説明できない事例があり，

これは最表層に集積した水溶性マンガンが影響している

と推察した報告もある（岡林ら，1992）。

マンガン酸化物の溶解に関しては，STONEら（1984）

はフェノール酸による合成マンガン酸化物の溶解を，

LEHMANNら（1987）は土壌とシナピン酸を反応させた

際にマンガンが溶出することを報告した。その他にも有

機酸によるマンガン酸化物の溶解が報告されている

（STONE，1987）。一方，土壌溶液中のMn(II)は酸素
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（ROSSら，1981）又は，微生物によって（WADAら，1978），

再酸化されることが報告されている。

また，マンガン酸化物はZPCが低く，コバルト，亜

鉛，銅，ニッケル，鉛等の重金属を自身のもつ負荷電量

を超えて強く吸着することが報告され（MCKENZIE，1989），

土壌中のマンガン結核にはこれらの重金属が周囲の土壌

に比べ高濃度で濃縮されていることが示された

（TAYLORら，1966）。特にコバルトはマンガン酸化物に

吸蔵（酸化物内部で保持されている状態）されやすいこ

とが結晶場理論を用いて解析された（MACKENZIE，1970）。

土壌中にはこのようなマンガン酸化物吸蔵態の他にも

様々な化学形態の重金属が存在し，例えば水溶態，交換

態，酸可溶態，有機物結合態，マンガン酸化物吸蔵態，

鉄酸化物吸蔵態などの一連の形態別重金属含量を明らか

にするために各種抽出溶媒を用いた選択溶解逐次抽出処

理が考案されている（TESSIERら，1979；SHUMAN，1982；

MILLERら，1986）。

３　研究の目的

背景で述べたように土壌中のマンガンの役割はマンガ

ン酸化物としての酸化能と必須微量要素としての働きと

に大きく分けられる。このうち酸化能に関する研究の多

くは合成マンガン酸化物を用いたモデル実験であり，土

壌を用いた研究報告は少ない。これは，マンガン酸化物

に起因する酸化能を定量的に評価する手法が土壌に適用

されて来なかったためと推察される。土壌におけるマン

ガン酸化物の酸化能についてはその測定手法も含め未解

明な点が多い。また，微量要素に関していえば，土壌乾

燥にともなうマンガンの形態変化はマンガン酸化物が重

金属を吸蔵する性質をもつため，マンガンのみならず他

の重金属の挙動および作物への可給性に大きな影響を与

えると考えられるが，このような視点からの研究は少な

く充分な知見は得られていない。

そこで本研究では土壌酸化能の評価手法を検討し，こ

の酸化能とフェノール酸の挙動との関係を明らかにし，

更に土壌乾燥にともなうマンガンおよびマンガン酸化物

に吸蔵された重金属の化学的形態変化の解析，およびそ

の変化が生じるメカニズムの解明を目的とする。

このため本研究では１）土壌のマンガン酸化物に起因

する土壌酸化能の最適な評価手法の開発を行い，土壌種

間における酸化能の違いを把握し，２）モデル物質とし

てフェノール酸を用いた時の土壌中におけるフェノール

酸の挙動に及ぼす土壌酸化能の影響を明らかにし，また

この時の土壌乾燥の影響を明らかにする。更に，３）土

壌乾燥に伴うマンガンおよびマンガン酸化物に吸蔵され

る重金属の化学形態変化を明らかにし，この変化が圃場

でも生じるかの検討を行うことにより乾燥に伴うマンガ

ン過剰症発現への理論的根拠を与え，４）乾燥に伴うマ

ンガン酸化物溶解のメカニズムを解明する。

なお，本論文は，東北大学大学院農学研究科に提出し

た学位論文を加筆訂正したものである。

@ 土壌の持つ酸化能とマンガン酸化物の関係

好気的条件下では土壌のマンガンは主に三価または四

価の酸化物として存在し，土壌溶液中では主としてマン

ガンイオン（Mn2＋）として二価を示す（GILKESら，1988）。

このMn(III)，Mn(IV)→Mn(II)の反応においてマンガン

酸化物は他者を酸化して自らは還元される。第Ⅲ章で詳

述するが，Mn(IV)酸化物はこの酸化反応によってヒド

ロキノン，レゾルシノール，カテコールのようなフェノ

ール化合物に対して酸化能を示し，それらを非生物的に

酸化重合して腐植の前駆物質を生成するため，環境中で

の腐植物質の形成への寄与が示唆されている（SHINDO

ら，1984）。同様にしてマンガン酸化物はアトラジン

（CHENEYら，1998），ジクロロフェノール・トリクロロ

フェノール（PIZZIGALLOら，1995）等の農薬を酸化し，

農薬の活性変化に関与する可能性が指摘されている。

酸化の際，土壌溶液中に放出されたMn2＋の多くは負

荷電をもつ土壌表面に吸着し保持されると考えられ，

Mn 2＋は空気・微生物によって再酸化される（山根，

1982）。このサイクルによって，酸化能は維持されるた

め，土壌マンガン酸化物に起因する土壌酸化能は一種の

触媒的機能といえよう。また，土壌には酸化剤として鉄

酸化物も存在するが，マンガン酸化物は鉄酸化物に比べ

酸化還元電位が高い（山根，1982）ため，より強い酸化

能を示す。

以上の酸化能は土壌中でのマンガン酸化物の形態・含

量が多種多様なため（MCKENZIE，1989），土壌間でその

強さが異なると予想される。従って，土壌中における上

記の反応を解析するためにはマンガン酸化物に起因する

土壌酸化能（以下，本研究ではマンガン酸化物による酸

化能とする）の評価が必要と考えられる。

一方，マンガン酸化物はクロム（BARTLETTら，1979；

EARYら，1987；FENDORFら，1992；FENDORFら，1993）・

プルトニウム（AMARCHERら，1982）・砒素（OSCARSON

ら，1983a； 1983b）等の重金属に対して非生物的な酸

化能を示すことが報告されている。このうちクロムの反
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応は酸化によって Cr(III)から Cr(VI)が生成し，この

Cr(VI)は陰イオンであるため，正荷電の生じ難い土壌中

では移動性が高い。また，Cr(VI)は水溶性で，毒性も

Cr(III)よりはるかに強い（織田，1997）。従って，環境

汚染の観点からもそれ自体重要な反応であるが，マンガ

ン酸化物による土壌酸化能の評価法としてこの酸化反応

を利用したクロム酸化法（土壌に C r ( I I I )を添加

し，生成した Cr(VI)の量で測定）が提案されている

（BARTLETT，1988）。図1にギブス自由エネルギー（SADIQ

ら，1979；GARRELSら，1965）およびネルンスト式から

計算したマンガン，クロム，鉄の各化学種のpH-EHダイ

アグラムを示した。Cr3＋－CrO4

2－の酸化還元電位はマン

ガンと鉄の間にあり，熱力学的にはCr(III)はマンガン酸

化物によって酸化され得るが，鉄酸化物には酸化されな

い。土壌中ではクロム酸化はマンガン酸化物の還元によ

って生じるとされており（BARTLETT，1988；SPARKS，

1988），クロム酸化反応を利用した土壌酸化能は土壌マ

ンガン酸化物による酸化（触媒的）活性を評価するのに

有効であると考えられる。クロム酸化法は分析上の利点

として，①一般的な土壌中にはCr(III)およびCr(VI)はほ

とんど存在しないため，バックグラウンドレベルを考慮

しなくても良い，②Cr(VI)と選択的かつ高感度に反応す

る発色試薬（ジフェニルカルバジド）を用いるため測定

が簡便である点があげられる。先に示したように土壌中

のマンガン酸化物の酸化状態は複雑であり，マンガン1

原子あたりの酸化活性は様々であるため，フェノール化

合物や農薬等の添加に伴うマンガンの溶出量や土壌の易

還元性マンガン含量よりもクロム酸化法は土壌酸化能の

適切な指標となると予想される。

しかし，クロムの酸化反応によって生成するCr(VI)は

CrO4

2－のように陰イオンのオキソ酸となるため，ゲータ

イト表面等の変異荷電部位へ吸着する（AINSWORTHら，

1989）。アロフェン質黒ボク土は変異荷電物質であるア

ロフェン・フェリハイドライト等の非晶質含水ケイ酸ア

ルミニウム・鉄水和酸化物を多く含む（DAHLGRENら，

1993）ためCr(VI)を吸着し，見かけ上酸化能が低く測定

される可能性があり，吸着を抑制する共存陰イオンを検

討する必要がある。また，ここでのクロム酸化は酸化還

元平衡でなく酸化反応（の量）として取り扱うため，

Cr(III)の添加初期濃度および反応時間もクロム酸化反応

（量）に関与すると予想される。また，マンガン酸化物

（バーネサイト）からみた時の反応式

からも明らかなように反応時のpHもクロム酸化反応の

重要な要因となる。

本章では，我が国の畑地の大半を占める黒ボク土にお

ける土壌酸化能の解明を主目的として3種類の土壌（つ

くば土壌；黒ボク土Ap層，宇都宮土壌；黒ボク土B2層，

玉城土壌；暗赤色土Ap層）を用いて黒ボク土に最適な

クロム酸化条件を検討し，その最適条件に基づいて土壌

間の酸化能の比較を試みた。

１ 土壌における適切なクロム酸化条件の決定

（MAKINOら 1998a）

ここではクロム酸化に及ぼす土壌条件として，共存陰

イオン種，pH，Cr(III)濃度，反応時間を検討し，土壌の

最適なクロム酸化条件を明らかにすることを目的とし

た。

1 材料および方法

１）供試土壌

供試土壌は表 1のうち，性質の異なる 3点の土壌，

No.6：つくば土壌，No.12：宇都宮B土壌，No.24：玉

城土壌を用いた。つくば土壌（普通黒ボク土，Hapludand）

は，茨城県つくば市農業環境技術研究所内における畑地

のAp層，宇都宮土壌は（厚層黒ボク土，Melanudand）

は，栃木県宇都宮市栃木県農業試験場内における未耕地

のB2層，玉城土壌（石灰型暗赤色土，Hapludalf）は沖

縄県玉城村内の畑地のAp層より，各土壌試料を採取し

た。それぞれ各土壌の分類名は農耕地土壌分類（農耕地

土壌分類委員会 1995）およびSoil taxnomy（Soil Survey

Staff 1992）の基準に従った。

以上の各土壌試料を風乾後2 mmのふるいを通し次頁

2）の土壌の化学的特性の分析に供した。また，未風乾

の土壌試料を2 mmのふるいで通し，未風乾土として3）

以降のクロム酸化実験に供した。
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図1 ギブズ自由エネルギーから計算したマンガン，
クロム，鉄のEH-pHダイアグラム（25℃）
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２）土壌の化学的特性

土壌のpH(H2O)およびpH(KCl)は土壌：溶液（超純水

または1 mol L－1KCL）＝1 : 2.5の懸濁液を用い，ガラス

電極法で測定した。土壌の全炭素量はNC-ANALYZER

（住友化学工業製）によって測定した。土壌の酸性シュ

ウ酸アンモニウム可溶のAl(Alo)，Fe(Feo)，Si(Sio)および

Mn(Mno)はBLAKEMOREら（1981）の方法で抽出し，遠心

分離法で分離した溶液を0.2µmメンブランフィルターで

ろ過後，ICP発光分析機（Maxim III，Applied Research

Laboratories製）で定量した。以上を含め本章での実験

には全て超純水（UHQ ELGAで作成）を使用した。

３）クロム酸化に及ぼす土壌条件の検討

a.  共存陰イオン種の影響

乾土換算2.5 g相当の未風乾土を遠沈管に入れ25mLの

1mmol L－1 CrCl3（リン酸，硫酸，硝酸または酢酸をそれ

ぞれ10，100，300または1,000 mmol L－1含み水酸化ナト

リウム溶液でpH4に調製済み）を加え，25℃で30分間

振とうした。振とう後，遠心分離（10,000 rpm，10分，

25℃）して上澄みをシリンジで採取し，0.2µmのメンブ

ランフィルターでろ過した。ろ液中のCr(VI)はCr(VI)と

極めて選択的に発色反応を行うジフェニルカルバジドを

用いた吸光光度法によって測定した（BARTLETT，1988）。

更に，遠心後の残渣土に25 mLの500 mmol L－1 Na2SO4を
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表1 供試土壌の特性

土壌No 層�pH(H2O) pH(KCl) 全炭素�Mno
a Feo

a Alo
a 土壌分類名等�①) 土壌分類名�②) 採取地点�

g kg-1

黒ボク表層1)
 

1 Ap 5.4 4.7 113.0 0.9 22.9 44.0 厚層黒ボク土� Melanudand 岩手県盛岡市�
2 A2 5.1 4.1 126.0 0.9 19.3 34.2 厚層非アロフェン質黒ボク土� Melanudand 岩手県金ヶ崎町�
3 Ap 5.4 4.4 104.7 0.6 9.7 16.9 厚層非アロフェン質黒ボク土� Melanudand 宮城県鳴子町�
4 A2 5.4 5.0 37.7 0.8 18.9 53.4 厚層黒ボク土� Hapludand 栃木県真岡市�
5 Ap 6.1 5.2 86.5 0.7 17.3 50.8 厚層黒ボク土� Melanudand 栃木県宇都宮市�
6 Ap 6.2 5.4 35.4 0.9 17.7 41.1 普通黒ボク土� Hapludand 茨城県つくば市�
7 Ap 5.4 4.9 48.2 1.3 33.7 54.8 普通黒ボク土� Hapludand 茨城県谷和原村�

黒ボク次表層2)
 

8 B2 6.6 6.0 5.9 0.8 133.4 12.1 厚層黒ボク土� Melanudand 岩手県盛岡市�
9 B2 5.5 4.1 7.9 1.0 15.4 11.5 厚層非アロフェン質黒ボク土� Melanudand 岩手県金ヶ崎町�
10 B2 5.5 5.2 8.8 0.3 8.7 25.2 厚層非アロフェン質黒ボク土� Melanudand 宮城県鳴子町�
11 B2 5.7 5.4 11.3 0.9 23.8 66.2 厚層黒ボク土� Melanudand 栃木県真岡市�
12 B2 6.2 5.4 9.5 1.4 30.8 42.2 厚層黒ボク土� Melanudand 栃木県宇都宮市�

その他の土壌3)
 

13 A2 5.8 4.7 64.0 0.1 3.4 1.2 腐植質グライ低地土� Medisaprists 宮城県名取市(本木)
14 Ap 5.4 4.2 16.4 0.2 4.1 2.5 斑鉄型グライ低地土� Hydraquent 岩手県花巻市�
15 Ap 6.4 6.1 23.9 0.8 4.1 1.6 普通灰色低地土� 高知県安芸市�
16 B2 7.0 6.3 5.4 1.0 3.9 1.5 普通灰色低地土� 高知県安芸市�
17 Ap 6.3 5.1 7.5 0.4 2.1 0.8 普通褐色低地土� Udifluvent 福島県郡山市�
18 B2 5.3 3.6 1.8 0.2 2.6 4.3 山地褐色森林土� Dystrochrept 宮城県名取市(高舘)
19 Ap 6.0 4.6 11.0 0.8 5.2 3.8 山地褐色森林土� Dystrochrept 宮城県名取市(金剛)
20 B2 5.3 3.8 4.6 0.7 4.0 3.9 山地褐色森林土� Dystrochrept 宮城県名取市(金剛)
21 Ap 6.0 4.6 18.9 1.1 11.1 11.1 ばん土質褐色森林土� Dystrochrept 宮城県名取市(北台)
22 B2 5.6 5.0 5.2 0.3 5.0 61.6 ばん土質褐色森林土� Dystrochrept 宮城県名取市(北台)
23 Ap 5.9 4.8 19.6 0.4 3.4 2.9 普通赤色土� Hapludalt 愛知県豊橋市�
24 Ap 6.9 6.1 10.6 1.1 5.6 4.5 石灰型暗赤色土� Hapludalf 沖縄県玉城村�
軽石および火山灰�
25 C 6.2 5.0 3.4 0.4 6.3 61.1 腐朽軽石� 岩手県北上市�
26 C 5.9 5.1 2.5 0.4 9.8 100.0 風化軽石� 栃木県真岡市�
27 C 5.8 5.5 2.9 1.2 11.5 128.9 風化軽石� 長野県伊那市�
28 C2 6.2 5.2 1.1 0.1 8.7 1.4 未風化軽石� 北海道千歳市�
29 2C1 6.1 5.2 6.8 0.2 6.3 9.2 半風化軽石� 北海道千歳市�
30 2C 5.5 5.0 1.9 0.2 4.1 11.2 半風化軽石� 静岡県湯ヶ島町�
31 新鮮降下物�4.8 4.4 0.4 0.0 3.3 0.3 火山灰� 鹿児島県鹿児島市�
32 新鮮降下物�6.4 6.0 1.1 0.0 0.7 0.1 火山灰� フィリピン　パンパンガ州�

1) ;  黒ボク土A層グループ 　　2) ;  黒ボク土B層グループ　　3) ; その他の土壌�
　　a ; 酸性シュウ酸アンモニウム抽出Mn, Fe, Si およびAl �
　① 農耕地土壌分類 (農耕地土壌分類委員会 1995)による分類　　② Soil taxonomy(Soil Survey Staff 1992)による分類 



加え，5分間振とうし，遠心分離した。上澄み液を採取

し，前記と同様にろ過してろ液中のCr(VI)を定量した。

クロムのみを除いた上記と同様の溶液を土壌に加えブラ

ンク値として測定値から差し引いた。酢酸イオンを含む

Cr(III)溶液に関しては，調製後6時間以上経過すると反

応性が低下するので，クロム酸化実験の都度調製した。

b.  pH

乾土換算 2.5 g相当の未風乾土に 25 mLの 1 mmol L－1

CrCl3（硫酸イオン 300 mmol L－1および酢酸イオン 100

mmol L－1を含みpH 2.3～5に調整済み）を添加し，25℃

で 30分間振とうした。振とう後遠心分離して採取した

上澄み液を0.2µmのメンブランフィルターでろ過した。

得られたろ液中のCr(VI)を上記と同様の吸光光度法で定

量した。また，別途同様の条件で振とうし，クロム溶液

を添加して振とう 30分後の土壌懸濁液のEHおよび pH

（図5における反応pH）を測定した。

c.  Cr(III)濃度

乾土換算で 2.5 g相当の未風乾土に 25 mLの 0.1～ 20

mmol L－1塩化クロム溶液（硫酸300 mmol L－1および酢酸

100mmol L－1を含みpH 4に調整済み）を添加し，30分間

振とうして遠心分離した。上澄み液を採取し，ろ過して

ろ液中の全クロムおよびCr(VI)を定量した。全クロムは

フレーム原子吸光法（島津製 AA-680）で，Cr(VI)は前

記の方法で定量した。Cr(III)濃度は全クロムからCr(VI)

を差し引いて求めた。

４）反応時間

3 mmol L－1塩化クロム溶液（硫酸300 mmol L－1および

酢酸100 mmol L－1を含みpH 4.0に調整済み）500 mLを

1Lのビーカーに加え，スターラーで攪拌しながら乾土

換算で 50 g相当の未風乾土を添加した。土壌を添加後

1.5，5，15，30，45，210，480，960，1440分後にスタ

ーラーの回転は維持したまま 5 mLずつ懸濁液を採取し

た。採取した懸濁液は直ちにメンブランフィルターでろ

過してろ液中のCr(VI)濃度を定量した。反応 1440分後

の採取液についてはEHを測定した。採取液量5 mLは全

液量の1％であり経時的に8回サンプリングしてもクロ

ム酸化の反応速度に影響を与えないと仮定した。

2 結果および考察

１）クロム酸化に対する共存陰イオン種の影響

各土壌ともにリン酸イオンを共存させた場合を除き共

存陰イオン濃度の上昇に伴い反応液中のCr(VI)生成量は

増加する傾向を示したが，増加のパターンは土壌および

共存陰イオン種によって異なった（図 2）。硫酸イオン

では玉城土壌で10から100mmol L－1にかけて顕著に増加

し，100から1000 mmol L－1にかけてはゆるやかに増加し

た。黒ボク土であるつくば土壌および宇都宮土壌は硫酸

イオン濃度10から300 mmol L－1にかけて大きく増加し，

1000 mmol L－1では減少した。各土壌ともに，他の陰イ

オンに比べ硫酸イオンを共存イオンとして用いた場合が

最も高いCr(VI)濃度を示した。酢酸イオンでは各土壌と

もにイオン濃度の上昇に伴いCr(VI)濃度は増加した。硝

酸イオンでは濃度の上昇にともない玉城土壌でCr(VI)濃

度が増加したものの他の土壌では大きな変化は認められ

なかった。リン酸イオンでは濃度の上昇にともない，

Cr(VI)濃度は低下する傾向を示した。

以上の結果をまとめると反応液中のCr(VI)量の傾向は

硫酸イオン＞酢酸イオン＞硝酸イオン＞リン酸イオンと

なり硫酸イオンが共存陰イオンとして最適のように推察

された。しかし，この結果は反応液中のCr(VI)濃度の値

であり，生成したCr(VI)が土壌に吸着している可能性が

ある。また，土壌からの各種溶媒によるCr(VI)の抽出で

は，黒ボク土および鹿沼土を用いた場合，リン酸塩溶
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図2 共存陰イオン種およびその濃度が反応液中のCr(VI)量に及ぼす影響
○‐硫酸イオン，●‐酢酸イオン，□‐硝酸イオン，■‐リン酸イオン
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液＞硫酸塩溶液＞酢酸アンモニウム溶液＞脱塩水の順で

抽出されたCr(VI)濃度は高くなったとの報告があり（王

ら，1995），Cr(VI)の土壌吸着の点から更に検討する必

要があると思われた。そこで，クロム酸化反応後の残渣

土に硫酸ナトリウム溶液を加え，土壌に吸着したCr(VI)

を抽出したところ，各残渣土における抽出量はリン酸残

渣土≒硫酸残渣土＜酢酸残渣土＜硝酸残渣土の順（図3）

となった。

以上の結果は反応液中のCr(VI)濃度がともに低濃度で

あったリン酸イオン処理と硝酸イオン処理での反応が異

なっていたことを示す。すなわち，リン酸イオンはクロ

ム酸化反応そのものを阻害し，硝酸イオンにおいては

Cr(VI)イオンは土壌へ吸着されていたことを示唆する。

結晶性鉄鉱物であるゲータイト表面でリン酸は表面水

酸基に架橋二核錯体として強く吸着し（PARFITT，1978），

非晶質鉄酸化物表面では非晶質リン酸鉄が生成する

（NANZYO，1986）。土壌中のマンガン酸化物の形態は

様々であるが，リン酸イオンとマンガン酸化物との間で

も鉄酸化物と同様の反応が生じて，マンガン酸化物の表

面水酸基がブロックされてクロム酸化反応が抑制された

と考えられる。一方，硝酸イオンは通常外圏錯体として

土壌に吸着するため（SPOSITO，1984），酸化反応は阻害

されず，また，外圏錯体であるため硝酸イオンの土壌へ

の吸着は弱く，Cr(VI)の土壌への吸着を抑制しなかった

と考えられる。このことから，共存陰イオン種として硝

酸イオンを用いた際に反応液中のCr(VI)濃度が低かった

理由は，土壌へのCr(VI)の吸着によると判断した。

一方，共存イオンとして硫酸イオンを用いた場合には，

反応液中のCr(VI)濃度は高く，残渣土からの抽出量は少

なかった。このことは，硫酸イオンが硝酸イオンやリン

酸イオンと異なり，Cr(III)の酸化反応を阻害せず，かつ

土壌への吸着を抑制していることを示唆する。次表層土

壌（Hapludult，Halaquept等）へのCr(VI)の吸着は硫酸

イオンと競合し，抑制されることが報告されており

（ZACHARAら，1989），本研究においても，Cr(VI)の吸着

は同様にして抑制されたと考えられる。硫酸イオンの土

壌への吸着形態に関しては，内圏錯体であるか外圏錯体

であるか不明な点が多く，議論の分かれるところである。

鉄酸化物への吸着に関しては赤外線吸収スペクトルによ

る解析では内圏錯体（PARFITT，1978）とされる一方，

イオン交換的取り扱い（MANEEPONGら，1991）もされ

ている。この点に関して，本実験の結果　－硫酸イオン

で酸化反応が阻害されないとの結果－　は硫酸イオンが

外圏錯体として吸着していることを示唆する。リン酸と

同様に内圏錯体として吸着するのであれば，マンガン酸

化物の表面水酸基はブロックされて酸化反応が阻害され

ると推察されるからである。酢酸イオンは硝酸イオンと

硫酸イオンの中間的な作用を示したことから，単独では

Cr(VI)吸着の抑制は不十分であると考えられる。

以上の結果より，硫酸イオンをクロム酸化のための適

切な共存アニオンであると判断し，その濃度としては，

黒ボク土において液相中のCr(VI)検出量が最も高くなっ

た300mmol L－1を次項2）以降のクロム酸化実験に適用す

ることとした。

２）クロム酸化に及ぼすpHとCr(III)濃度の影響

Cr（OH）3の溶解度積（6.3×10
－31）（久保ら，1987a）か

ら，水酸化クロムとして沈殿するCr(III)の活動度と pH

の領域を計算すると，図4の斜線部分となる。Cr(III)の

活動度を1 mmol L－1とした場合，約pH 5.5以上で沈殿が

生成するため，pHの影響に関する実験では pH範囲を

2.5～5.5とした。クロム酸化に最適なpHは土壌によっ

て異なり，玉城土壌で約4.1，つくば土壌で約4.5，宇都

宮土壌では約4.5となり（図5），黒ボク土ではpH 4.5が

適当であると考えられる。クロム酸化能は最適pH以下

ではpHの低下につれて顕著に減少した。特に腐植を多

く含むつくば土壌では低下が顕著であり，この理由とし
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図3 クロム酸化反応後の残さ土からのCr(VI)抽出量
（酸化反応時の各陰イオン濃度; 100mmol L－1）

図4 Cr(OH)3が沈殿するpHとCr(III)濃度の領域



て，土壌有機物による還元作用が推察される。また，約

pH 3.2以下ではマンガン酸化物のEH-pHダイアグラム

（図 1）がクロムのそれより低くなることも理由の一つ

として考えられる。以上の結果より約pH 4.5がクロム酸

化に適当で，酢酸イオン（pKa =4.56，25℃）がクロム

酸化を測定するためのよい緩衝液となると判断した。

一方，反応 30分後の懸濁液のEH値は玉城土壌で 498

mV，つくば土壌において 540 mV，宇都宮土壌で 540

mVとなった。すべてのEH値はクロムのpH-EHダイアグ

ラムより低く（図 6），クロム酸化は自発的には生じな

いと考えられる。また，クロム（Cr3

＋-CrO4

2－）のpH-EH

ダイアグラムはマンガン（Mn2＋-MnO2），硝酸（N2-NO3），

酸素（O2-H2O）のそれより低く，鉄（Fe2＋-Fe（OH）3）

よりは高く（図 6），マンガン酸化物，硝酸および酸素

は熱力学的にはCr(III)を酸化しうる。しかし，Cr(III)溶

液に対してマンガン酸化物（バーネサイト，MnO2），硝

酸ナトリウムおよび酸素（空気のバブリング）を加えた

予備実験ではマンガン酸化物のみにCr(VI)の生成が確認

された。硝酸および酸素によるCr(III)の酸化反応は反応

に必要な活性化エネルギーが高いために反応が進行し難

いと推察される。また，BARTLETTら（1979）はpH9以

上でCr(III)が溶液中の酸素によってわずかに酸化される

ことを示し，EARYら（1987）は酸素飽和のCr(III)溶液

を27℃で 24日間放置してもCr(VI)が生成しないと報告

している。従って，本実験においては土壌のマンガン酸

化物がCr(III)の酸化剤として作用したと判断した。

Cr(III)濃度とCr(VI)生成量との関係に関して，黒ボク

土ではCr(III)の添加濃度約3mmol L－1において，玉城土

壌では同じく約 10mmol L－1においてCr(VI)生成量は最

も高い値となった（図7）。FENDORFら（1992）は，合成

マンガン酸化物によるクロム酸化反応の最適添加Cr(III)

濃度はpH4で約4mmol L－1，pH4.5で2～4mmol L－1にあ

ること，高濃度ではクロム酸化は抑制されることを明ら

かにした。そして，この原因はCr(III)が高濃度となると

マンガン酸化物表面に吸着して酸化反応を抑制するため

であると推察している。本実験においても，最適濃度以

上では土壌マンガン酸化物にCr(III)が吸着し，酸化反応

が抑制されたと考えられる。玉城土壌の最適Cr濃度は

他の黒ボク土に比べ顕著に高いが，これは玉城土壌はク

ロム酸化能が強く，土壌マンガン酸化物の反応性が高い

ためと推察される。

また，クロムの土壌への吸着率は図 8のようになり，

濃度が低い場合，添加したクロムの大半が土壌に吸着さ

れた。特に黒ボク土であるつくば土壌および宇都宮土壌

は玉城土壌に比べて高い吸着率を示した。このように土

壌の種類によってクロムの吸着率が異なるため，厳密に

は最適添加Cr(III)濃度は土壌種ごとの吸着率を考慮に入
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図5 クロム酸化反応におけるpHとCr(VI)生成量との関係

図6 ギブズ自由エネルギー（Sadiqら（1979）およびGarrels
ら（1965））から計算したEH-pHダイアグラム（25℃）

図7 クロム酸化反応における添加 Cr(III)濃度と
Cr(VI)生成量との関係

図8 クロム酸化反応における添加Cr(III)濃度と土
壌へのクロム吸着率との関係
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れて判断しなければならないが，各土壌ともに約

3mmol Cr(III)L－1でCr(VI)生成量は高い値を示したので

（図7），本実験では3 mmol L－1 Cr(III)液を最適なクロム

酸化条件に採用することとした。

３）クロム酸化に及ぼす反応時間の影響

玉城土壌と宇都宮土壌のCr(VI)生成量は反応開始から

1450分後まで経時的に増加した（図 9）。一方，つくば

土壌では 960分後までは増加したが，1450分後には

Cr(VI)の減少が認められた（EH = 453 mV）。土壌による

クロムの酸化反応のパターンには温度依存性があること

が報告されており 275.0K（1.8℃）では 0次反応となる

が（AMARCHERら，1982），本研究では298.2K（25.0℃）

であるため，0次反応とはならないと考えられる。そこ

で，Cr(VI)生成量のデータを一次反応速度式に適用した

ところ，各土壌ともに反応時間5～45分の範囲において，

R2 =0.95以上で回帰可能であった（図10）。従って，反

応時間5～45分における反応速度はそれぞれの土壌にお

いてCr(III)濃度に比例する。また，反応時間5分以内の

データが一次反応速度式に適合しなかった理由として，

土壌へのクロムの吸着によって溶液中のCr(III)濃度が急

速に低下したことが考えられる。反応5分後以降には吸

着速度は遅くなり，反応速度式の計算に影響しなかった

と推察される。そこで，反応5分後以降のクロムの吸着

速度，すなわち溶液中のCr(III)濃度の低下速度は充分遅

くなっていると仮定して，図8のクロム吸着率から溶液

中の全クロム濃度を求め，反応 45分後までに生成した

Cr(VI)量の全クロム濃度に対する割合を計算した。その

結果，つくば土壌では0.07％，宇都宮土壌では0.12％，

玉城土壌では 1.9％となり，Cr(III)濃度＞＞Cr(VI)濃度

のため，Cr(III)濃度は近似的に反応時間5～45分におい

て一定であるといえる。従って，反応液中のCr(VI)濃度

は5～45分の範囲において一定の速度で増加するため，

この範囲ならどの反応時間を採用してもクロム酸化能の

評価には問題ないと判断した。以上の結果より，実験上

の操作性を考慮して30分間を最適な反応時間とした。

つくば土壌は黒ボク土表層のため炭素含量が高く（表

1），反応 1450分後におけるCr(VI)の減少には土壌有機

物による還元反応が関与していると考えられる。つくば

土壌，宇都宮土壌，玉城土壌の反応 1450分後における

EH値はそれぞれ453，531，410 mVであり，クロム酸化

に及ぼすpHの影響に関する実験結果と同様にクロムの

EH-pHダイアグラムより低い値となり（図6），クロム酸

化は自発的には生じず，土壌中のマンガン酸化物が関与

したものと推定した。

以上の結果に基づいた，最適クロム酸化条件（300

mmol L－1硫酸および100 mmol L－1酢酸を含む3 mmol L－1

塩化クロム溶液（pH 4.5），土：液＝1 :10，反応時間30

分）は従来法（ 1mmol L－1塩化クロム溶液，土：液＝

1 : 10，反応時間 15分）に比べ，pHの緩衝能が強く，

Cr(III)濃度が高く，更に生成したCr(VI)の土壌への吸着

が抑制可能である。従って，クロム（三価および六価）

の吸着能が高い黒ボク土の土壌酸化能を測定するのに適

していると考えられる。

２ 最適条件下での各種土壌の土壌酸化能（クロム酸

化）の評価（MAKINOら 1998a）

第一節ではクロム酸化法を土壌に適用する際の，最適

な酸化条件を検討した。ここでは①第一節の結果に基づ

いて確立した最適なクロム酸化条件における各種土壌の

酸化能を評価し，②酸化能の結果について黒ボク土とそ

の他の土壌との対比を行い，③黒ボク土における土壌酸

化能の特異性について考察した。
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  図10 一次反応式に従ってプロットしたクロムの酸化反応
C0；Cr(III)初期濃度（mg L－1）
X；反応 t分後に生成したCr(VI)濃度（mg L－1）

  図9 クロム酸化反応における反応時間とCr(VI)
生成量との関係



1 材料および方法

１）供試試料

表1に示した黒ボク土，グライ低地土，灰色低地土，褐

色低地土，褐色森林土，赤色土，暗赤色土から成る 24

点の土壌，軽石（C層）6点の計 30点の未風乾試料を 2

mmのふるいを通して供試試料とした。また，火山灰に

ついては風乾後，2 mmのふるいを通して試料とした。土

壌分類および土壌の化学的性質の測定は第一節と同様に

行った。

２）土壌のクロム酸化能

1の結果に基づいて各種土壌のクロム酸化能の測定は

以下の条件で行った。乾土換算で2.5 gの土壌に3 mmol

L－1 CrCl3（硫酸300 mmol L－1 および酢酸100 mmol L－1を

含み水酸化ナトリウム溶液でpH 4.5に調整済み）25 mL

を加え 30分間振とうした。振とう後遠心分離してろ過

後，ろ液中のCr(VI)を吸光光度法で定量した。

３）易還元性マンガン含量

乾土換算 10 gの土壌に 1 mol L－1酢酸アンモニウム

（pH 7）を含む0.2％ハイドロキノン液100mLを加え，易

還元性マンガンを抽出した（小林 1986）。抽出したマン

ガンはフレーム原子吸光法（島津製AA-680）で測定した。

2 結果および考察

１）供試試料の化学的性質

表1に供試試料の化学的性質を示した。全炭素量は黒

ボク土表層で高く，有機物によるCr(VI)の還元作用が強

いことが示唆される。土壌の陰イオン吸着に関与する活

性（酸性シュウ酸塩可溶）AlおよびFe量は黒ボク土で

高い値となった。特に黒ボク土B層では炭素含量が低く，

活性Al，Feにしめる腐植Al，Fe複合体の寄与は少ない

と考えられることから，Cr(VI)の吸着能が高いと推察さ

れる。また，No. 2，3，9は非アロフェン質黒ボク土の

ため，強酸性を示した。

２）易還元性マンガン含量とCr(VI)生成量との関係

黒ボク土およびその他の土壌，それぞれのグループに

おいて生成したCr(VI)量は易還元性マンガン含量と相関

を示した（図11）。同様の関係はこれまでにも報告され

ており（BARTLETTら 1979），ヒドロキノンで還元される

ような比較的反応性の高いマンガン酸化物が土壌中で

Cr(III)を酸化すると考えられる。しかし，Cr(VI)生成量

のレベルをこれら 2つのグループ間で比較してみると，

黒ボク土のCr(VI)生成量は特異的に低い値となった。一

方，軽石および火山灰に関してはCr(VI)生成量と易還元

性マンガン含量との間で相関は認められず，かつCr(VI)

生成量は低く，例えば，表1のNo. 27の風化軽石（伊那

市）では易還元性マンガン含量が約620 mg kg－1と高い

にも関わらずCr(VI)生成量は0.08 mg kg－1と顕著に低い

値を示した。

LOSIら（1994）によると，土壌におけるCr(VI)の還元

反応に対して土壌の有機物含量が重要な要因となる。従

って黒ボク土，軽石および火山灰でクロム酸化能が特異

的に低い現象は，高い炭素含量を示す黒ボク土のA層

（表 1）については，土壌有機物による還元作用に帰因

する可能性がある。しかし，黒ボク土B層，軽石および

火山灰の炭素含量は低いため，土壌有機物が関与してい

るとは考え難い。また，硫酸イオンの共存下で反応させ

ていることから，生成したCr(VI)の土壌への吸着は抑制

されていると推察される。前述のように，土壌中のマン

ガン酸化物，水和酸化物の形態は多種多様であり，一部

のマンガン酸化物中ではMn4＋の代わりにMn3＋，Mn2＋へ

の置換が生じているため鉱物学的にマンガン酸化物の酸

化状態は複雑であるとされる（MCKENZIE，1989）。高い

クロム酸化を示す一部の土壌に比べ，黒ボク土では相対

的にマンガン酸化物は低い酸化状態にある可能性が考え

られる。また，OSCARSONら（1983b）はアルミニウム酸

化物，鉄酸化物または炭酸カルシウムでマンガン酸化物

を被覆するとメタ亜ヒ酸（HAsO2）からのヒ酸への酸化

反応は抑制されることを指摘した。FENDORFら（1993）

はマンガン酸化物にAl3＋を添加するとpH 4以上でクロム

酸化反応が阻害され，pH 5ではCr(VI)生成量が 1 / 10に

なることを報告した。この原因としてマンガン酸化物表

面でアルミニウム水酸化物が沈殿生成し，マンガン酸化

物表面の反応性が低下したと推察している。大塚（1980）
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図11 クロム酸化反応における易還元性マンガ
ン含量とCr(VI)生成量との関係
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は黒ボク土中の鉄，マンガン小粒団塊（ピソライト）を

分析し，中心に黒褐色の核を有し火山性と推定されるピ

ソライトの中心にはマンガンが濃縮し，その外縁部には

アルミニウムが多量に存在することを見出した。これら

のことを考慮すると，黒ボク土，軽石，火山灰の土壌酸

化能が特異的に低い理由として，これら試料中のマンガ

ン酸化物表面がアルミニウムや鉄の水酸化物または酸化

物で被覆されている可能性が考えられる。

一方，環境的視点からみると，Cr(III)によって土壌が

汚染された場合，黒ボク土ではCr(VI)が生成し難く，環

境への影響は他の土壌にくらべ低いことが示唆される。

また，次章で記述するが腐植の生成に関して，黒ボク土

はマンガン酸化物による腐植生成作用はほとんどないと

考えられる。

要　約

１）土壌マンガン酸化物に起因する土壌酸化能を評価す

るために性質の異なる3点の土壌（黒ボク土A層，黒

ボク土B層，暗赤色土）を用いて，土壌にCr(III)を添

加した際のCr(VI)生成量を指標として，土壌によるク

ロム酸化の最適条件を検討した。その結果，共存陰イ

オン種によってCr(VI)の生成量，挙動は異なった。リ

ン酸イオンではCr酸化の阻害が認められ，これはマ

ンガン酸化物表面でリン酸が配位子交換反応で強く吸

着したことに起因すると推察した。一方，硝酸イオン

および酢酸イオンでは生成したCr(VI)の土壌吸着を充

分抑制できず，硫酸イオンが共存イオンとして適当で

あると判断した。

２）初期 pH 2.3～ 5の範囲および添加Cr(III)濃度 0.1～

20mmol L－1の範囲でクロム酸化実験を行い，pH 4.5お

よび3 mmol L－1がそれぞれ，供試土壌におけるクロム

酸化の至適pHおよび至適Cr(III)濃度であることを明

らかにした。土壌へのCr(III)の添加後，5～45分の範

囲においてCr(VI)の生成速度はそれぞれの土壌におい

て一次反応速度式で表現された。この反応時間内にお

ける添加Cr(III)濃度の変化は極めて小さいため，反応

速度は一定であると推定し，反応時間として 30分を

採用した。

３）上記の最適クロム酸化条件下（300 mmol L－1硫酸お

よび100 mmol L－1酢酸を含む3 mmol L－1塩化クロム溶

液（pH 4.5），土：液＝1：10）において，各種土壌，軽石

および火山灰のクロム酸化能を評価し，黒ボク土とそ

の他の土壌を対比させて検討した。黒ボク土およびそ

の他の土壌ともに，クロム酸化能は易還元性マンガン

と相関を示したが，黒ボク土，軽石および火山灰の酸

化能はその他の土壌に比べ特異的に低い値となった。

４）以上，土壌マンガン酸化物の酸化能評価法を確立し，

この方法により黒ボク土においては土壌マンガン酸化

物の酸化能が低いことを明らかにした。また，このこ

とはCr(III)に由来する環境汚染の危険性が黒ボク土で

は相対的に低いこと，黒ボク土の腐植生成に対するマ

ンガン酸化物の寄与が少ないことを示唆するものと考

えられた。

# 土壌マンガン酸化物による触媒的機能

－フェノール酸を対象として－

土壌に加えられた動植物遺体は様々な化学反応を経

て，一部は腐植として残留していく。腐植の生成に関し

ては多数の仮説が提案されているが，FELBECK（1971）

はそれらの説を，①化学的重合説，②植物質変成説，

③微生物合成説，④細胞自己消化説の 4群に大別した。

これらの説のうち，化学的重合説に関しては土壌粘土鉱

物による触媒的作用が指摘されている。WANGら（1986）

は，土壌粘土鉱物がフェノール化合物の酸化重合反応を

触媒し，腐植物質の非生物的生成に重要な役割を果たし

ていることを指摘した。また，SHINDOら（1982，1984，

1985）は粘土鉱物によるフェノール化合物の酸化を解析

し，特にマンガン酸化物が最も強い酸化能を示すことを

明らかにした。従って，土壌マンガン酸化物によるフェ

ノール化合物の酸化は環境中における腐植生成に関して

重要な反応であると考えられる。しかし，既存の研究の

多くは合成マンガン酸化物による酸化重合反応を対象と

しており，実際の土壌を用いた研究はLEHMANNら（1987）

等があるが，数少ない。特に多種類の土壌を用いて，土

壌マンガン酸化物による酸化反応を解析した報告はこれ

までに見あたらない。研究報告の少ない理由として，土

壌では酸化と同時に吸着も生じるために反応が複雑とな

ること，そしてこの事とも関連するがマンガン酸化物の

酸化能を評価するための適切な指標が土壌に適用されて

こなかったこと，が考えられる。環境中におけるマンガ

ン酸化物の作用を解明するためには，実際の土壌を用い

た研究が不可欠である。マンガン酸化物による土壌の酸

化能を評価するために，土壌へCr(III)を添加した際の

Cr(VI)生成量で土壌の酸化能を評価するクロム酸化法が

これまでに提案されている（BARTLETT，1988）。しかし，

これを土壌酸化能の指標として土壌と有機物との酸化反

応に適用した研究はこれまでに報告されていない。本法
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を活用することで，フェノール化合物に対する土壌の酸

化反応を指標化し，酸化・吸着に大別した解析が可能に

なると期待される。

一方，BARTLETTら（1979）は風乾によって土壌のク

ロム酸化量が減少することを報告した。本研究において

はクロム酸化能の低下は土壌マンガン酸化物の酸化能の

低下を示唆すると考え，フェノール化合物に対する酸化

反応も低下すると予想した。室内実験では操作性の点か

ら通常，風乾土が使用される。また，環境中において土

壌乾燥が進むと下層土からの水分の毛管上昇が途切れ，

特に表層土は極端な乾燥を示すことがある。以上のよう

な実験室での風乾処理や，環境中における土壌乾燥はフ

ェノール化合物の酸化反応，腐植生成反応に対して影響

を及ぼしている可能性があるが，このような視点からの

既存の研究報告はない。フェノール酸等の有機物に対す

る土壌酸化能が乾燥によってどのように変化するか明ら

かにする必要がある。

本章ではクロム酸化法が土壌によるフェノール酸の酸

化反応に対する適切な指標となること，クロム酸化法を

適用することにより黒ボク土は吸着型，その他の土壌は

酸化型に大別できることを明らかにした。また，土壌乾

燥がフェノール酸の酸化反応に及ぼす影響について，土

壌とフェノール酸の反応性の変化およびクロム酸化法に

よる土壌酸化能の変化から検討した。

１ 土壌マンガン酸化物によるフェノール酸の酸化反

応（MAKINOら 1996）

ここでは多数の土壌を用いて土壌の種類の違いと土壌

マンガン酸化物によるフェノール酸の酸化反応との関係

について解析した。

1 材料および方法

１）供試土壌

表2の黒ボク土，グライ低地土，灰色低地土，低地水
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土壌No 層位�pH(H2O) pH(KCl) 全炭素�Feo Alo Fep Alp Fed 粘土含量�土壌酸化能�       粘土鉱物組成*
�

土壌分類** 土壌分類*** 採取地点�

 (mg Cr L-1)  Kl Sm Vt Cl It All*

黒ボク土A1) 
1 Ap 5.81 5.14 5.5 1.31 2.50 0.56 0.94 2.20 31.8 0.000 ±� ＋＋＋�Hapludand 黒ボク土� 福島県福島市�
2 Ap 5.05 4.28 10.1 2.00 5.09 0.59 1.66 2.64 39.5 0.000 ±� ＋＋＋�Melanudand 厚層黒ボク土� 熊本県西合志町�
3 Ap 5.79 4.94 8.3 1.43 5.08 0.28 1.04 1.66 39.7 0.000 ±� ＋＋＋�Melanudand 厚層黒ボク土� 栃木県鹿沼市�
4 Ap 6.80 6.20 5.6 1.56 4.56 0.11 0.50 2.03 37.9 0.000 ±� ＋＋＋�Hapludand 厚層黒ボク土� 栃木県宇都宮市�
5 Ap 5.11 4.28 7.1 0.81 1.67 0.79 1.53 1.36 24.7 0.003 ±� ±� Melanudand 厚層非アロフェン質黒ボク土� 宮城県鳴子町�
6 Ap 5.39 4.57 7.3 0.99 2.95 0.39 1.03 1.17 17.9 0.010 ＋＋＋�Melanudand 厚層黒ボク土� 鹿児島県串良町�

黒ボク土B2) 
7 Ap 6.16 5.38 3.5 1.77 4.11 0.07 0.41 2.93 44.0 0.000 ±� ±� ＋＋＋�Hapludand 普通黒ボク土� 茨城県つくば市�
8 Ap 5.37 4.94 3.4 2.08 4.73 0.09 0.43 3.13 24.1 0.014 ±� ＋＋＋�Hapludand 普通黒ボク土� 茨城県谷和原村�
9 B2 6.06 5.48 1.4 2.60 7.80 0.05 0.32 2.57 43.0 0.002 ±� ±� ＋＋＋�Hapludand 普通黒ボク土� 茨城県つくば市�

10 B2 5.50 4.80 0.9 1.45 2.84 0.05 0.39 2.57 29.1 0.000 ＋� ±� ＋＋＋�Hapludand 黒ボク土� 福島県福島市�
11 B2 5.92 5.36 0.9 2.20 3.88 0.07 0.26 3.51 29.3 0.030 ±� ＋� ＋＋＋�Hapludand 厚層黒ボク土� 栃木県宇都宮市�
12 B2 5.81 5.39 1.8 1.95 5.21 0.04 0.37 2.99 29.7 0.020 ±� ＋＋＋�Melanudand 厚層黒ボク土� 栃木県鹿沼市�

その他の土壌3) 

13 Ap 6.63 5.41 1.0 0.54 0.11 0.17 0.04 0.90 15.5 0.000 ＋� ＋＋＋� ＋� ＋� Endoaquent 表層灰色グライ低地土� 秋田県大潟村�
14 Ap 6.00 4.71 1.5 0.40 0.39 0.14 0.13 1.19 15.1 0.004 ＋＋� ＋＋�±�＋＋� Hydraquent 普通灰色低地土� 東京都日野市�
15 Ap 6.47 5.65 0.7 0.33 0.06 0.14 0.02 0.46 15.2 0.116 ＋＋� ±� ＋� Haplaquept 灰色化低地水田土�香川県善通寺市�
16 Ap 5.62 4.56 1.1 0.24 0.07 0.24 0.05 0.37 13.4 0.021 ＋＋� ±� ＋� Hydraquent 普通灰色低地土� 香川県高松市�
17 Ap 5.53 4.61 2.0 0.61 0.47 0.32 0.25 1.57 30.0 0.022 ＋＋� ±� ±� ±� 普通灰色低地土� 福岡県筑後市�
18 Ap 7.45 6.59 1.3 0.33 0.21 0.08 0.04 1.70 39.4 0.038 ＋＋� ＋� ±� ＋＋� Eutrochrept 陸成未熟土� 沖縄県南風原町�
19 Ap 6.31 5.08 1.2 0.50 0.22 0.25 0.15 1.08 22.1 0.290 ＋＋� ＋� ±� Udifluvent 普通褐色低地土� 福島県郡山市�
20 Ap 7.21 6.13 2.1 0.65 0.22 0.12 0.03 0.80 27.6 0.057 ±� ＋＋＋� Udifluvent 普通褐色低地土� 秋田県秋田市�
21 Ap 5.58 4.37 2.4 1.09 0.51 0.54 0.47 1.41 27.8 0.005 ＋＋� ＋＋�±� Udifluvent 普通褐色低地土� 山形県新庄市�
22 Ap 5.73 5.26 2.0 0.33 0.16 0.13 0.09 0.68 7.7 0.009 ＋＋＋� ＋� ＋� Dystrochrept 山地黄色土� 香川県善通寺市�
23 Ap 6.91 6.09 0.3 0.10 0.08 0.05 0.06 0.38 9.9 0.016 ＋＋＋� ＋� ＋� Dystrochrept 山地褐色森林土� 広島県福山市�
24 A1 5.45 4.15 1.0 0.15 0.13 0.03 0.05 0.57 7.0 0.035 ＋＋� ＋＋＋� Dystrochrept 山地褐色森林土� 茨城県八郷町�
25 Ap 5.85 4.60 1.7 0.74 1.33 0.27 0.42 1.96 27.2 0.166 Dystrochrept 山地褐色森林土� 宮城県名取市�
26 Ap 6.31 4.92 2.1 0.45 0.26 0.17 0.14 1.69 26.0 1.045 Dystrochrept 山地褐色森林土� 宮城県名取市�
27 Ap 6.94 5.76 0.7 0.27 0.09 0.10 0.04 0.80 11.4 0.786 ＋＋� Dystrochrept 山地褐色森林土� 福島県郡山市�
28 A1 5.62 4.67 2.6 0.22 0.13 0.09 0.06 0.64 16.1 0.025 ＋＋� ＋� ＋� Dystrochrept 山地黄色土� 香川県善通寺市�
29 Ap 4.66 3.65 4.1 0.57 0.40 0.38 0.23 0.57 21.1 0.000 ＋� ＋＋� ±� ±� Dystrochrept 灰色台地土� 新潟県大島村�
30 Ap 4.55 3.85 0.1 0.05 0.09 0.14 0.08 8.29 21.7 0.001 ＋＋� ±� ＋＋� Hapludult 普通赤色土� 沖縄県東村�
31 Ap 6.36 5.39 0.7 0.46 0.28 0.10 0.11 2.33 39.0 0.429 ＋＋� ±� Hapludult 普通赤色土� 愛知県豊橋市�
32 Ap 7.27 5.92 1.0 0.32 0.27 0.17 0.11 3.97 35.5 1.031 ＋� Hapludalf 石灰型暗赤色土� 沖縄県玉城村�

*; 　Kl ;  カオリン鉱物　　　Sm ;  スメクタイト　　　Vt ;  バーミキュライト　　　Cl ;  クロライト　　　 It ;  イライト　　　All ;  アロフェン�
1) ;  黒ボク土A (高炭素含量，高Feoグループ)　　　2) ;  黒ボク土B (低炭素，高Feoグループ)　　　3) ; その他の土壌�
**;　農耕地土壌分類(農耕地土壌分類委員会1995)による分類　　　***;　 Soil taxonomy (Soil Survey Staff 1992)による分類　�

10-2 kg kg-1

表２　供試土壌の特性
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田土，陸成未熟土，褐色低地土，黄色土，褐色森林土，

灰色台地土，赤色土，暗赤色土の計8種の土壌群（農耕

地土壌分類委員会 1995）を含む32点の土壌試料を用い

た。土壌試料は風乾し，孔径2mmのふるいを通した後，

以下の実験に用いた。

２）供試フェノール酸

フェノール酸としてフェルラ酸（3 -methoxy-4 -

hydroxycinnamic acid），バニリン酸（3-methoxy-4-

hydoxybenzoic acid），パラヒドロキシ安息香酸（p-

hydoxybenzoic acid）を用いた（図12）。これらのフェノ

ール酸は稲ワラやその分解産物に多く含まれる一般的な

天然物質である（KUWATSUKAら，1973）。合成マンガン酸

化物（ハウスマンナイト）をもちいた予備的な酸化実験

では，これら3種のフェノール酸の酸化され易さはフェ

ルラ酸＞バニリン酸＞＞パラヒドロキシ安息香酸の順序

となり，特にパラヒドロキシ安息香酸はほとんど酸化さ

れなかった。また，これらのフェノール酸は10 mmol L－ 1

の塩化カルシウム溶液を抽出剤として用いたブランク実

験では1）の各供試土壌全てにおいて検出されなかった。

３）土壌の化学的特性

土壌pH（土壌：水または1 mol L－1KCl溶液＝1 : 2.5）

はガラス電極によるpHメータを用いて測定した。土壌

の全炭素は乾式燃焼法で測定した。酸性しゅう酸アンモ

ニウム溶液抽出Al（Alo），Fe（Feo）およびSi（Sio）は

BARTLETTら（1981），ピロリン酸ナトリウム溶液抽出Al

（Alp）およびFe（Fep）はSCHUPPLIら（1983），並びにジ

チオナイト－クエン酸－重炭酸ナトリウム抽出Fe（Fed）

はMEHRAら（1960）に従って行った。Al，FeおよびSi

の量は ICP発光法によって測定した。土壌の酸化能は

BARTLETT（1988）の方法，すなわち，3価のクロムを土

壌に添加した後に生成してくるCr(VI)の量で測定した。

粘土鉱物含量はピペット法で測定した。粘土鉱物組成に

ついては結晶性粘土鉱物をX線回折で同定し，アロフェ

ンをSio含量から推定した。

４）土壌とフェノール酸の反応

乾土換算5 gの試料を遠沈管に入れ，24時間後にpH 6

となるように塩酸または水酸化ナトリウムを加えた 10

mmol L－1 CaCl2溶液36 mLを加え，24時間，断続的に振

とうを行った。24時間後に10 mmol L－1のCaCl2を含む3

種類のフェノール酸溶液（1 mmol L－1，pH 6）4 mLおよ

びクロロホルム0.28 mLを添加した。クロロホルムは微

生物活性を抑制するために添加した。予備実験において

フェノール酸の残存率は反応3時間ではクロロホルム添

加の有無で変化しなかったが，反応 24時間ではクロロ

ホルム無添加で残存率0％となった。従って，クロロホ

ルムの添加は微生物活動を抑制し，かつ土壌によるフェ

ノール酸の吸着・酸化反応に影響を与えないものと判断

した。フェノール酸を添加後25℃で振とうし，1時間後

にフェルラ酸反応液を，3時間後にバニリン酸およびパ

ラヒドロキシ安息香酸反応液を，24時間後に全フェノ

ール酸反応液を採取し，0.2 µmのメンブランフィルター

でろ過した。フェノール酸は次に示す分析条件で液体ク

ロマトグラフィー（HPLC）（日本分光製 ）を用いて定

量した。カラム：ODS-80TS，溶離液：水：メタノー

ル：酢酸= 49： 50： 1，流速： 1.0 mL min －1，検出：

UV検出器，波長254 nm。添加したフェノール酸の残存

率（RPA）は次の式で計算した。

ここで，Qpは試料液中の各フェノール酸濃度を土壌

の水分含量で補正した値（mmol L－1），Qiは添加した各

フェノール酸濃度（mmol L－1）である。また各反応液中

のマンガン濃度をフレーム原子吸光法（島津製 AA-680）

で測定した。

５）フェノール酸残存率と溶存炭素残存率の関係

10 mmol L－1 CaCl2溶液を含む1 mmol L－1，pH 6の各フ

ェノール酸溶液50mLを串良土壌（表2，No.6），宇都宮

B土壌（No.11），日野土壌（No.14），玉城土壌（No.32）

の各土壌 5 gに添加した。土壌分類名は表 2に記載のと

おりで，ここでのグループ別ではそれぞれ黒ボク土A，

黒ボク土B，その他の土壌2点である。これを25℃で振

とうし，30分，1時間，4時間後に各4 mLずつ試料を採

取して，0.2 µmのメンブランフィルターでろ過した。ろ

液中のフェノール酸および溶存有機態炭素含量をそれぞ

れHPLC，TOC分析器（島津製 TOC-5000）で定量した。

フェノール酸残存率は上式にしたがって算出し，溶存有

機態炭素の残存率（RTOC）は次式を用いて計算した。
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ここで，Qsは試料液中の溶存有機態炭素濃度を土壌の

水分含量で補正した値（mg L－1），Qiは添加した各種フ

ェノール酸液中の溶存有機態炭素濃度（mg L－1），Qbは

ブランク液（10 mmol L－1 CaCl2溶液による各土壌からの

抽出液）中の溶存有機態炭素濃度を土壌の水分含量で補

正した値（mg L－1）である。また，玉城土壌にフェルラ

酸を上記の条件で反応させたときの反応後のろ液および

ブランクとしてフェルラ酸溶液を以下に示す条件でゲル

ろ過クロマトグラフィーにかけてクロマトグラムを作成

した。カラム：G3000PW-XL（東ソー製），溶離液：0.2

mol L－1リン酸ナトリウム，流速：0.7 mL min－1，検出：

UV検出器，波長230nm。

2 結果および考察

１）土壌特性

表2に本研究で使用した土壌の特性を示した。黒ボク

土A中の全炭素含量は他の土壌に比べ高い値であり，

AloおよびFeo含量は黒ボク土AおよびBでその他の土壌

と比較して高い値となった。クロム酸化のレベルは黒ボ

ク土において 0～ 0.03 mg Cr(VI)L－ 1（平均 0.006 mg

Cr(VI)L－1）と低い値を示した。特に黒ボク土Aではほと

んど土壌酸化能は認められなかった。対照的に，その他

の土壌ではクロム酸化のレベルは0～1.045mg Cr(VI) L－1

と様々であるが，平均値は0.205 mg Cr(VI)L－1と高い値

を示した（表 2）。本章の実験は第Ⅱ章で示した最適な

クロム酸化条件を確立する以前に行っているため，

BARTLETTら（1988）が提案した方法で土壌酸化能を評

価したが，第Ⅱ章で記したようにクロム酸化の最適条件

下においても黒ボク土の酸化能は特異的に低い値となっ

た。

前述のようにCr3＋-CrO4

2－の酸化還元電位はマンガンと

鉄の間にあり，熱力学的にCr(III)はマンガン酸化によっ

て酸化され得るが，鉄酸化物には酸化されない。

BARTLETTら（1979）はpH 9以上では溶存酸素によって

Cr(III)が酸化されると報告しているが，一般的な土壌で

は pH 9以上とはならない。また，本実験での反応時間

は短時間であるため微生物によるクロムの酸化は

関与していないと考えられる。土壌中ではクロム酸化

はマンガン酸化物の還元によって生じるとされており

（BARTLETT，1988；SPARKS，1988），クロム酸化法は土

壌マンガン酸化物に起因する酸化（触媒的）活性を評価

しているといえる。

一方，本章の冒頭でも記載したように，Mn(VI)酸化

物は鉄，アルミ，シリカ酸化物に比べ，フェノール化合

物に対して顕著な酸化重合作用を示し（SHINDOら，

1984），この酸化重合反応は土壌中でも生じることが報

告されている（LEHMANN，1987）。従って，土壌中でマ

ンガン酸化物はCr(III)およびフェノール酸等の有機物に

対する酸化剤として作用していることになり，クロム酸

化法はフェノール酸等に対する土壌の非生物的酸化能を

評価するのに有効であると考えられる。特に，土壌中の

マンガン酸化物の酸化状態は非常に複雑であり

（MCKENZIE，1989），マンガン1原子あたりの酸化活性は

様々であるため，フェノール酸添加に伴うマンガンの溶

出量や土壌の易還元性マンガン含量よりもクロム酸化法

は土壌酸化能の適切な指標となると予想される。

全土壌について各土壌特性値と各種フェノール酸の残

存率との相関関係を予備的に解析したところ，フェルラ

酸およびバニリン酸残存率では各土壌特性との明確な相

関が認められなかった（表 3）。土壌では酸化反応と同

時に吸着反応も生じるため，土壌の酸化反応を明確にす

るためには，土壌特性に基づいていくつかの土壌グルー

プに分ける必要がある。SHINDOら（1976）はフェノー

ル酸の吸着が有機態炭素含量と相関することを報告して

いる。また，パラヒドロキシ安息香酸は結晶性鉄鉱物で

あるゲータイトやヘマタイトに比べ土壌のFeoに相当す

るフェリハイドライトに多く吸着する（KUNGら，1989）。

そこで，土壌の化学的特性の観点から，①高炭素含量・

低土壌酸化能の黒ボク土A（黒ボク土A層土），②高Feo

含量・低土壌酸化能の黒ボク土B（主に黒ボク土B層

土），③黒ボク土以外の土壌（その他の土壌），の3つの

グループに分類し，各グループにおいて土壌特性とフェ

ノール酸残存率との関係を解析することとした。

２）フェノール酸の残存率

a.  黒ボク土A

フェノール酸残存率は黒ボク土Aグループで全炭素含

量と負の相関を示したが，Feo，Alo，Fed，粘土含量およ

びクロム酸化量とは有意な相関が認められなかった（表

3，図 13～ 16）。黒ボク土Aではクロム酸化がほとんど

認められなかった（表2）ことから，フェルラ酸とバニ

リン酸含量の減少は吸着に起因し，マンガン酸化物によ

る酸化反応の寄与は少なかったと考えられる。黒ボク表

層土は腐植含量が高く，更には腐植化度の高いA型腐植

酸を多く含む（NANZYOら，1993）ため，フェノール酸

は土壌有機物に疎水的に結合したと推察される。
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表3 各種土壌特性値とフェノール酸残存率との相関表(r)

全炭素� Feo Alo� Alo + 1/2Feo   Fed 土壌酸化能� 粘土含量�

パラヒドロキシ安息香酸�
全土壌� 0.626 0.882*** 0.897*** 0.901*** 0.338 0.304 0.533

黒ボク土A 0.948*** 0.249 0.224 0.231 0.124 0.055 0.073

黒ボク土B 0.227 0.881* * 0.738 0.763 0.325 0.572 0.005
その他の土壌� 0.460 0.456 0.465 0.501 0.382 0.010 0.353

バニリン酸�
全土壌� 0.390 0.660 0.679 0.681 0.344 0.303 0.506

黒ボク土A 0.932*** 0.423 0.351 0.366 0.318 0.173 0.289

黒ボク土B 0.440 0.877* 0.691 0.720 0.279 0.543 0.065

その他の土壌� 0.137 0.047 0.112 0.100 0.201 0.830*** 0.249

フェルラ酸�
全土壌� 0.245 0.471 0.470 0.473 0.205 0.551 0.507

黒ボク土A 0.907** 0.333 0.429 0.424 0.106 0.064 0.254

黒ボク土B 0.221 0.873* 0.601 0.638 0.520 0.687 0.037

その他の土壌� 0.109 0.184 0.216 0.223 0.061 0.858*** 0.414

*, **, ***, はそれぞれ 5％,１％, 0.1％水準で有意。�

**

図13 土壌の全炭素含量と各フェノール酸残存率との関係
●‐黒ボク土A，△‐黒ボク土B，○‐その他の土壌

図14 土壌のFeo含量と各フェノール酸残存率との関係
●‐黒ボク土A，△‐黒ボク土B，○‐その他の土壌



黒ボク土の重合度の高いA型腐植酸の生成機構につい

ては現在のところまだ不明な点が多い（大塚ら，1994）。

その主な生成機構としては（1）Rp型→P型→B型→A型

腐植酸への進化説，（2）ポリフェノールの酸化重縮合説，

（3）植物および土壌有機物の炭化説が提唱されている

（本間ら，1997）。これらのうちSHINDO（1992a）は（2）お

よび（3）に関連してマンガン酸化物がヒドロキノン，レ

ゾルシノール，フロログルシノール等のフェノール化合

物を酸化重合し，A型腐植酸を生成することを報告して

いる。また，SHINDO（1992b）は新鮮（降下）火山灰は

フェノール化合物由来のA型腐植酸を生成させ，酢酸ナ

トリウム－過酸化水素で火山灰を溶解処理してマンガン

酸化物を選択的に除去するとヒドロキノンからの腐植物

質生成量は顕著に低下することを見出している。しかし，

第Ⅱ章に示したようにマンガン酸化物に起因する土壌酸

化能（クロム酸化能）は黒ボク土および火山灰ともに低

い値を示し，マンガン酸化物に起因する有機物に対する

酸化活性は低いと考えられる。本章の結果でも黒ボク土

Aおよび後述するように黒ボク土Bではフェノール酸は

酸化よりも吸着が主体と推察され，上記の報告と異なる。

この相違には酸化反応に使用したフェノール化合物の酸

化され易さの違いが影響していると考えられる。すなわ

ち，SHINDO（1992b）はフェノール化合物としてヒドロ

キノンを使用しているが，ヒドロキノンは易還元性マン

ガンの測定の際の還元剤として用いられるように還元力

がフェルラ酸，バニリン酸と比較して高く，土壌酸化能

が低くても容易に酸化され得ると予想される。また，黒

ボク土のA型腐植酸生成にマンガン酸化物が大きく寄与

しているならば，高い酸化能を示した一部の黒ボク土以

外の土壌もA型腐植酸の色を反映する黒色になるはずで

あるが，その土色は暗赤色～褐色である。従って，黒ボ

ク土においては腐植の原料がヒドロキノンに類似する性

質を持たない場合には土壌マンガン酸化物によるA型腐

植酸の形成作用は低レベルであると推察される。

b.  黒ボク土B

黒ボク土Bにおいてフェノール酸残存率はFeo含量と

高い負の相関を示し，クロム酸化能および他の土壌特性

とは有意な相関が認められなかった（表3，図13～16）。
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図15 土壌の粘土含量と各フェノール酸残存率との関係
●‐黒ボク土A，△‐黒ボク土B，○‐その他の土壌

図16 土壌酸化能と各フェノール酸残存率との関係
●‐黒ボク土A，△‐黒ボク土B，○‐その他の土壌
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SHINDOら（1976）は本実験の結果と異なりフェノール

酸残存率が遊離鉄含量とは相関を示さないと報告してい

るが，この相違は抽出方法の違いに起因すると考えられ

る。本実験ではFeoの抽出剤としてシュウ酸アンモニウ

ムを用いているが，SHINDOら（1976）はハイドロサル

ファイトナトリウムとエチレンジアミン四酢酸を使用し

その還元作用を利用して鉄を抽出している。前者は主に

フェリハイドライトに由来する（CAMPBELLら，1984）

が後者は非晶質および結晶性の鉄を溶解するため本実験

のFedに相当する。更に，KUNGら（1989）はパラヒド

ロキシ安息香酸が結晶性鉄鉱物に比べ，フェリハイドラ

イトに顕著に多く吸着することを報告しており，吸着に

対してFeo画分が大きく寄与していることが示唆され

る。これらのため，SHINDOら（1976）の報告では遊離

鉄含量とフェノール酸残存率が相関を示さなかったもの

と考えられる。また，フェノール酸残存率はAlo-Alpと相

関が得られず，予備実験においても3種のフェノール酸

は pH 6ではアロフェンにほとんど吸着しなかった。ア

ロフェンまたはイモゴライトのような非晶質または準晶

質の含水ケイ酸塩鉱物はフェノール酸の吸着に対して大

きな寄与はしていないと考えられる。以上の結果および

低いクロム酸化能から，黒ボク土Bでは土壌マンガン酸

化物によるフェノール酸の酸化反応は低レベルにあり，

フェノール酸は主にフェリハイドライトのような短距離

秩序をもつ鉄鉱物表面に吸着されることによって減少す

ると考えられる。

黒ボク土Bにおいてもクロム酸化能は土壌へのCr3＋ま

たはCrO4

2－の吸着によって過小に見積もられている可能

性はあるが，第Ⅱ章に示したように反応液中のCr(III)濃

度を20 mmol L－1に高めた場合にも黒ボク土のクロム酸

化能は低い値を示した。従って，仮に，黒ボク土でクロ

ム酸化を過小に見積もったとしても，フェノール酸残存

率に対する寄与は酸化より吸着が優勢と考えられる。

c.  その他の土壌

バニリン酸残存率（反応4時間）およびフェルラ酸残

存率（反応1時間）は黒ボク土以外の土壌では土壌酸化

能と有意な高い相関を示した（表 3，図 16）。特にフェ

ルラ酸では反応時間が1時間であるにも関わらず，反応

時間が4時間のバニリン酸より土壌酸化能の影響が強か

った。反応時間が24時間となると，0.1 mg Cr(VI)L－1を

越える酸化能をもつ土壌ではフェルラ酸は検出されなく

なった（図17）。また，バニリン酸残存率およびフェル

ラ酸残存率はFeo，Alo，Fed，粘土含量および全炭素含量

とは相関を示さなかった（表3，図13～15）。以上の結

果は，黒ボク土以外の土壌ではフェルラ酸およびバニリ

ン酸が主に酸化反応によって消失していること，そして

クロム酸化法が有機物に対する土壌マンガン酸化物の活

性評価に有効であること，を示唆する。一方，SHINDO

ら（1976）はフェルラ酸残存率がアロフェン，モンモリ

ナイト，カオリナイト質土壌において，有機態炭素含量

と相関することを報告している。これらの結果の違いは，

それぞれの研究で用いられた土壌の酸化能の違いが主因

であると考えられるが，定量方法の相違による可能性も

考えられる。すなわち，SHINDOら（1976）はフェノー

ル酸をフォリン法で定量しているが，この方法はフェノ

ール性水酸基の量を定量している。このためフェノール

酸が土壌によって酸化されて生じた酸化重合物のフェノ

ール性水酸基も測定することになり，フェノール酸の減

少として検出されなかったことが考えられる。

一方，クロム酸化能とパラヒドロキシ安息香酸残存率

との間には相関が認められず，パラヒドロキシ安息香酸

の大部分は溶液中に残存していた（図16）。以上のよう

な3種のフェノール酸の反応性の違いはマンガン酸化物

による酸化され易さの違いに起因すると考えられる。す

なわち，本章の冒頭に記載したように，マンガン酸化物

による酸化され易さの順は次のようになり，

フェルラ酸＞バニリン酸＞＞パラヒドロキシ安息香酸

特に，パラヒドロキシ安息香酸はほとんど酸化されず，

酸化能の強い土壌においても非生物的反応は吸着が主体

となる。従って，パラヒドロキシ安息香酸の残存率が高

くフェルラ酸およびバニリン酸がクロム酸化量と相関す

るという結果は，本実験で用いた黒ボク土以外の土壌で

はフェノール酸に対する吸着能が低く，土壌マンガン酸

化物による酸化反応がフェルラ酸・バニリン酸の残存率
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図17 土壌酸化能とフェルラ酸残存率との関係
（黒ボク土を除く，反応24時間)



の低下に大きく寄与していることを示唆する。ただし，

本実験では供試しなかったが，チェルノーゼムのような

Caとの錯体形成による腐植を多量に含む土壌に関して

は，酸化能よりも吸着能が寄与している可能性が考えら

れる。

３）フェノール酸残存率と溶存炭素残存率の比較

2）に示したように，土壌に加えられたフェノール酸

の量は酸化または吸着によって減少した。吸着反応の場

合，土壌に添加したフェノール酸の残存率と溶存炭素と

しての残存率は等しくなるのに対して，酸化反応では酸

化生成物が土壌に吸着されなければ溶存炭素残存率の値

はフェノール酸残存率より高くなると予想される。そこ

で，黒ボク土A（串良）およびB（栃木B）より各1点，

その他の土壌から低酸化能の土壌 1点（日野），高酸化

能の土壌1点（玉城）の計4点の土壌を用いてフェノー

ル酸残存率と溶存炭素残存率の比較を行った。各フェノ

ール酸残存率は串良，栃木B，日野の各土壌では溶存炭

素残存率とほぼ等しい値を示したのに対し，玉城土壌で

はフェルラ酸残存率は溶存炭素残存率より顕著に低い値

となった（表 4）。これらの結果よりクロム酸化能の低

い土壌におけるフェノール酸の反応は主に吸着反応であ

り，高クロム酸化能の土壌におけるフェルラ酸の反応で

は何らかの酸化反応生成物が生じていること，そしてそ

の酸化生成物の少なくとも一部は土壌に吸着せず，溶液

中に存在していることが明らかとなった。

４）ゲルろ過クロマトグラフィーによるクロマトグラ

ムの変化

図 18に玉城土壌にフェルラ酸溶液を添加後の反応液

をゲルろ過クロマトグラフィーで分析した時の経時的な

クロマトグラムの変化を示した。反応時間が進むにつれ

てフェルラ酸のピーク（図の②）が減少し，高分子側に

新たなピーク（図の③および④）が出現した。このこと

はフェルラ酸と土壌の反応によってフェルラ酸より分子

量の大きな酸化重合物が生成したことを示す。一方，

LEHMANNら（1987）は土壌マンガン酸化物によってフ

ェノール酸が開裂することを報告しており，本研究でも

フェルラ酸より低分子側にも新たなピークが検出された

（図の①）。従って，土壌マンガン酸化物とフェルラ酸と

の反応に関しては，酸化重合を通じた腐植前駆物質の生

成とフェノール酸の非生物的分解の2種類の反応経路が

考えられる。

５）マンガンの溶出

フェノール酸の添加に伴い土壌からのマンガンの溶出

が認められ，溶出したマンガンの増加量はフェルラ酸＞

バニリン酸＞パラヒドロキシ安息香酸の順となった（表

5）。この順序はフェノール酸の酸化され易さと一致し，

マンガンの溶出の点からも土壌マンガン酸化物によるフ

ェルラ酸・バニリン酸の酸化反応が生じていることが明

らかとなった。フェノール酸とのマンガン酸化物の反応

に伴うマンガンの溶出という現象はこれまでの研究でも

報告されており，STONEら（1984）はフェノール酸によ

る合成マンガン酸化物の溶解を，LEHMANNら（1987）

は土壌とシナピン酸を反応させた際にマンガンが溶出す

ることを報告した。

また，表5に示すように土壌酸化能が低いにも関わら

ず黒ボク土でもマンガンの溶出が認められた。従って，

黒ボク土においてもマンガン酸化物はフェノール酸を酸
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　　フェルラ酸� 　　バニリン酸� パラヒドロキシ安息香酸�

土壌名� 反応時間� 30分�1時間��4時間� 30分�1時間��4時間� 30分�1時間��4時間�

％�

大隅 
1)

フェノール酸� 59.9 53.0 44.5 70.1 67.1 60.5 63.2 59.0  53.3

溶存炭素� 61.0 57.3 47.6 70.7 68.4 59.8 66.1 60.5  54.0

栃木 B 2) フェノール酸� 47.5 40.2 28.0 58.5 56.8 50.9 58.3 55.2  52.0

溶存炭素� 50.1 46.6 38.5 59.1 55.0 47.6 57.9 53.7  49.0

日野 3) フェノール酸� 89.3 85.9 82.6 96.3 96.5 97.1 94.2 95.1  97.3

溶存炭素� 90.4 92.0 90.3 96.7 97.6 96.6 96.3 97.6  96.6

玉城 4) フェノール酸� 52.1 42.9 20.0 88.8 85.9 76.6 94.2 94.7  95.3

溶存炭素� 77.1 74.1 63.2 88.0 84.8 76.1 96.2 96.5  94.7

 1); 黒ボク土 A  3); 灰色低地土（低土壌酸化能）��
 2); 黒ボク土 B  4); 暗赤色土（高土壌酸化能）�

串良�1)

表4 土壌に添加した各フェノール酸残存率と溶存炭素残存率との比較
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化していると推察される。第Ⅱ章で記載したように土壌

中のマンガン酸化物は多種多様であり，一部のマンガン

酸化物中ではMn4＋の代わりにMn3＋，Mn2＋への置換が生

じているため鉱物学的にマンガン酸化物の酸化状態は複

雑であることが報告されている（MCKENZIE，1989）。こ

のことを考慮すると，黒ボク土で認められた，マンガン

は溶出するが土壌酸化能としての活性は低い，現象の理

由として黒ボク土のマンガン酸化物の酸化状態が低レベ

ルにある可能性が考えられる。

以上のようにマンガン酸化物はフェノール酸を酸化し

て，自らは還元され，Mn(II)として土壌溶液中に溶出す

るが，多くは負荷電をもつ土壌表面に吸着し保持される

と考えられる。そしてMn(II)は土壌溶液中の酸素（ROSS

ら，1981）又は，微生物によって（WADAら，1978），再酸

化される。以上のマンガンのサイクルにもとづいて土壌

酸化能は環境中で維持されると推察される。この意味で

土壌マンガン酸化物によって生じる土壌酸化能は一種の

触媒的機能であるといえる。

２ フェノール酸の酸化反応におよぼす土壌乾燥の影

響（MAKINOら 1998b）

第一節ではマンガン酸化物に起因する土壌酸化能とフ

ェノール酸の残存率との関係について解析し，土壌に

添加したバニリン酸，フェルラ酸の残存率には土壌酸

化能が大きく影響していることを明らかにした。一方，

BARTLETTら（1979）は風乾によって土壌（Aquic Udorthents）

のクロム酸化量は減少することを報告している。従って，

乾燥によって土壌の酸化能が低下することにより，フェ

ノール化合物に対する酸化反応も低下する可能性が考え

られる。そこで，本節では我が国の未風乾土および風乾

土を用いて，フェノール酸の酸化反応に及ぼす風乾処理

の影響を検討した。

1 材料および方法

１）供試土壌

第一節で用いた土壌（表2）のうち，黒ボク土として

No. 1, 2, 4, 8, 10, 11, その他の土壌としてNo. 15, 16, 17,
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����

パラヒドロキシ安息香酸�バニリン酸�フェルラ酸�

mg kg-1��

黒ボク土A � 最大� 0.48 4.50 11.1 
最小� 0.00 1.24 2.29
平均� 0.15 2.77 5.97

黒ボク土B � 最大� 0.81 3.80

4.57 

最小� 0.00 0.00 0.44
平均� 0.18 0.71 1.25

その他の土壌� 最大� 6.20 15.2 17.4 
最小� 0.00 0.01 0.06
平均� 1.14 4.92 8.59

表5 各フェノール酸の添加に伴う土壌からのマンガン溶出

図18 玉城土壌との反応にともなうフェルラ酸溶
液のゲルろ過クロマトグラムの変化
①低分子生成物，②フェルラ酸，③および
④高分子生成物



19, 22, 25, 26, 27, 31, 32の計16点の試料を使用した。新

鮮な生の土壌試料を2 mmのふるいで通し，これを未風

乾土とした。このふるい済みの未風乾土の一部を25℃，

相対湿度約 60％の室内で乾燥させ，そのまま風乾土と

して供試した。

２）供試フェノール酸

第一節と同様にフェルラ酸（3-methoxy-4hydroxycinnamic

acid），バニリン酸（3-methoxy-4-hydoxybenzoic acid），パ

ラヒドロキシ安息香酸（p-hydoxybenzoic acid）の3種の

フェノール酸を用いた。これらのフェノール酸は未風乾

土，風乾土ともに10 mmol L－1の塩化カルシウム溶液を

用いたブランク実験では検出されなかった。

３）土壌のクロム酸化能

第一節と同様に風乾土および未風乾土の酸化能を

BARTLETT（1988）の方法に従って行った。すなわち，3

価のクロムを土壌に添加した後に生成してくる6価クロ

ムの量で測定した。風乾土には，未風乾土と同量の水分

含量となるように，Cr(III)添加前にあらかじめ超純水を

加え，水分含量を補正した。

４）フェノール酸と土壌の反応

乾土換算5 gの風乾土または未風乾土を遠沈管に入れ，

10 mmol L－1 CaCl2溶液36 mLを加え懸濁液とした。これ

に 10 mmol L－1 CaCl2を含む各種フェノール酸溶液（1

mmol L－1, pH6）4mLと，クロロホルム0.28mLを添加し

た。クロロホルムは微生物活性を抑制するために添加し

た。フェノール酸を添加後25℃で振とうし，1時間後に

フェルラ酸反応液を，3時間後にバニリン酸およびパラ

ヒドロキシ安息香酸反応液を採取し，0.2 µmのメンブラ

ンフィルターでろ過した。ろ液中のフェノール酸の定量

は高速液体クロマトグラフィーで行った。高速液体クロ

マトグラフィーの分析条件およびフェノール酸残存率の

計算は第一節と同様に行った。

1 結果および考察

１）土壌のクロム酸化能

表6に土壌のクロム酸化能の結果を示した。クロム酸

化能は風乾土で 0～ 1.079 mg L－1（平均 0.342 mg L－1）,

未風乾土で0.023～1.356 mg L－1（平均0.220 mg L－1）と

なり，風乾土のクロム酸化のレベルは未風乾土に比べ有

意に低い値となった（P = 0.01）。この風乾に伴う土壌

のクロム酸化能の低下はこれまでにも報告されている

（BARTLETTら，1979）。

第一節においてクロム酸化法はフェノール酸に対する

土壌の非生物的酸化能を評価するのに有効であることが

明らかとなった。従って，この酸化能の低下は風乾によ

ってフェノール酸に対する土壌の酸化反応が低下するこ

とを示唆する。また，第一節でフェノール酸に対する反

応性を黒ボク土AおよびBは吸着型，その他の土壌は酸

化型に大別できたことから，本節でも同様の分類で解析

することが妥当と考えられる。そこで，次項の 2）では

土壌の風乾処理に伴うフェノール酸の反応の変化を黒ボ

ク土とその他の土壌に分けて考察することとした。

２）フェノール酸の反応

a.  黒ボク土

クロム酸化能は風乾によって有意に低下したが，黒ボ

ク土における風乾前後の各フェノール酸の残存率に有意

な差は認められなかった（表 6）。本章の第一節では黒

ボク土におけるフェノール酸の反応は酸化反応ではなく

吸着反応が主体となっていることを明らかにした。従っ

て，本実験の結果は風乾処理によってはフェノール酸に

対する土壌の吸着能は変化しないことを示唆する。この

ことはマンガン酸化物によって酸化を受けない，すなわ

ち吸着反応がほとんどとなるパラヒドロキシ安息香酸に

おいて風乾にともなう残存率の変化がわずか3％であっ

たことからも支持される。HARADAら（1974）は黒ボク

土において風乾にともなう陰イオン交換容量の増加を報

告している。有機陰イオンであるフェノール酸は陰イオ

牧野：土壌中におけるマンガンの酸化還元機能と動態 127

          黒ボク土�         その他の土壌�

未風乾土� 風乾土� 未風乾土� 風乾土�

パラヒドロキシ安息香酸残存率 (%) 41.2 42.5 89.3 89.4 �
バニリン酸残存率 (%) 35.4 38.7 51.6 63.9 �*

フェルラ酸残存率 (%) 15.0 23.2 13.1 32.4 �**

土壌酸化能 (mgCr(VI)L ) -1 0.077 0.018* 0.545 0.364**

*,  **,  はそれぞれ 5％,  1％水準で有意。�

表6 風乾処理によるフェノール酸残存率および土壌酸化能の変化（平均値）
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ン交換容量の影響を受ける可能性もあるが，本研究では

黒ボク土のフェノール酸吸着に関して風乾にともなう明

確な変化は認められなかった。第一節でフェノール酸の

黒ボク土A，および黒ボク土Bにおける残存率が，それ

ぞれ全炭素含量および非晶質鉄含量と負の相関があり，

これらへの吸着が示唆された。全炭素との相関は腐植へ

の結合，すなわち疎水的吸着を示唆する。また，KUNG

ら（1989）によればパラヒドロキシ安息香酸はそのカル

ボキシル基を通じて鉄鉱物表面上に内圏錯体を形成して

吸着する。従って，フェノール酸の主要な吸着メカニズ

ムはイオン交換ではないと推察され，仮に風乾によって

陰イオン交換容量の増加があったとしてもフェノール酸

の吸着に大きな影響はなかったものと考えられる。

一方，有意差はないが，フェルラ酸およびバニリン酸

の残存率は風乾処理によって若干高くなる傾向が認めら

れた（表 6，図 19）。特にフェルラ酸では未風乾土の残

存率15.0％に比べ，風乾土では23.2％に上昇した。残存

率の上昇はフェルラ酸＞バニリン酸の順となり，マンガ

ン酸化物による酸化され易さの順と一致した。黒ボク土

におけるフェノール酸の反応は吸着が主体で土壌酸化能

が低いためフェルラ酸，バニリン酸残存率に有意差とし

てあらわれないものの，風乾処理による土壌酸化能の低

下はこれら残存率の上昇に寄与していると考えられる。

b.  その他の土壌

パラヒドロキシ安息香酸残存率は未風乾土の89.3％に

対して風乾土で89.4％とほとんど変化せず，風乾処理に

伴う有意な変化は認められなかった（表 6，図 19）。こ

のことは黒ボク土と同様に，その他の土壌においても，

フェノール酸に対する土壌吸着能が風乾の影響を受けな

いことを示唆する。またパラヒドロキシ安息香酸残存率

が高い値を示したことから，黒ボク土と比較してその他

の土壌の吸着能は相対的に低いと考えられる。

フェルラ酸およびバニリン酸の残存率は風乾処理によ

って高くなり（図19），それぞれ有意水準P = 0.01，お

よびP = 0.05で有意であった（表6）。微生物活性は風乾

によって強く影響を受けるため農薬の生物分解（OECD，

1995）またはバイオマスの測定（犬伏，1992）の際には，

新鮮な未風乾土または適切に保持された土壌（凍結また

は低温で保存された土壌）を使用しなければならないこ

と，風乾によって微生物数は顕著に低下すること（田中，

1974），が報告されている。従って，フェノール酸に対

する微生物分解活性が土壌の風乾処理で低下し，フェル

ラ酸，バニリン酸残存率が増加した可能性がある。しか

し，本実験ではクロロホルム添加によって微生物活性を

抑制しており，更にマンガン酸化物にほとんど酸化され

ないパラヒドロキシ安息香酸の残存率のみが風乾前後で

変化していないため，微生物の影響は考えがたい。この

ため，マンガン酸化物に起因する非生物的な土壌酸化能

が風乾によって低下したために，フェルラ酸，バニリン

酸残存率が増加したと判断した。

一方，黒ボク土以外の土壌において，未風乾土および

風乾土のバニリン酸残存率とフェルラ酸残存率はそれぞ

れの土壌酸化能と相関を示した。未風乾土の回帰式

（フェルラ酸またはバニリン酸残存率 vs.土壌酸化能）と

風乾土の同様の回帰式が統計的に併合できれば，未風乾

土と風乾土の残存率は土壌酸化能を独立変数とした単一

の回帰式の従属変数として表せることになる。そこで，

黒ボク土以外の土壌の未風乾土と風乾土の各回帰式につ

いて統計的解析を試みた。

３）統計的解析

フェルラ酸残存率は数点の未風乾土において0％とな

り，この反応時間（1時間）では一次回帰分析のための

適切なデータを得るためには反応が早すぎると考えられ
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図19 土壌へのフェノール酸添加実験における未風乾土と風乾土の各フェノー
ル酸残存率の変化
●‐黒ボク土，○‐その他の土壌



る。そのため，土壌酸化能とフェノール酸残存率との関

係の統計的解析には，バニリン酸のデータを使用した。

バニリン酸残存率には吸着と酸化が同時に寄与している

ため，解析には吸着の影響を除く必要があると思われる。

しかし，吸着反応が主体となるパラヒドロキシ安息香酸

の残存率はその他の土壌で高い値となり，およそ 85～

95％となったことから（図19），これら土壌の吸着能は

低レベルで，かつほぼ等しいと想定した。K UNGら

（1989）によれば，鉄鉱物へのフェノール酸の吸着反応

は 20分以内という短時間でほぼ平衡に達する。一方，

酸化反応は吸着反応に比べ遅く，例えばクロムの酸化反

応は第Ⅱ章に示したように 1次反応速度式で表される。

従って，反応初期の吸着過程を経た後，バニリン酸の濃

度は黒ボク土以外の土壌ではほぼ等しい値となると予想

され，バニリン酸残存率に対する吸着の影響は無視でき

ると考えられる。これらの考察に基づいて，以下の統計

処理を行った。

まず，2）で述べたように未風乾土および風乾土にお

ける土壌酸化能とバニリン酸残存率の関係について，未

風乾土は y = b0

（1）+b1

（1）x，風乾土は y = b0

（2）+b1

（2）x，の一次回

帰式で表す。この2つの一次回帰式（未風乾土および風

乾土）の間の有意差検定を川端（1978）に従い，回帰式

に関する本実験結果の統計量（表 7）を利用して行っ

た。

回帰残差（Ve）の分散はP = 0.4でも 2つの回帰式の

間で有意差を示さなかった。そこで，母分散σ2は2つの

回帰式で共通であると仮定し，次式を用いて2つの回帰

式から併合したVe，すなわちσ2を計算した。

基本統計量に基づいて計算するとVe = 87.1となる。次

に回帰係数b1

（1），b1

（2）が等しいとみてよいか否か検討する。

この差の推定値の分散は

で与えられるから，この標準誤差の推定値は，

となり，下記の式より t検定を行った。ここで自由度は

n（1）+ n（2）-4で表される。

結果，P =0.6でもb1

（1），b1

（2）間で有意差は認められず，b1

（1）＝ b1

（2）と表現できる。そこで，共通の回帰係数を次式

の加重平均で求めた。

次にこの平行な回帰直線が完全に一致するか否かの検

定を行う。このときの残差分散（Ve＊）は下式より求め

た。ここで自由度はn（1）+ n（2）-3となる。

となり，下記の式より t検定を行った。

結果，2つの式の切片はP =0.3でも有意差がなく，共

通の切片が決定できた。以上の結果より，最終的に2つ

の回帰式はy =79.7 -48.2 x（図20）のように併合できた。
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圃場水分土� 風乾土�

標本の大きさ� n(1) =10

クロム酸化量平均値� x (1) =0.56

バニリン酸残存率平均値� y (1) =51.6

クロム酸化量平方和� Sxx
(1)=2.41

バニリン酸残存率平方和� Syy
(1)=5912.4

積和� Sxy
(1)=-112.3

回帰式� y = -46.5x + 76.9
残差平方和� Se(1) =684.8

分散� Ve (1)=85.6

n(2) =10

x (2) =0.36

y (2) =63.9

Sxx
(2)=1.57

Syy
(2)=4749.4

Sxy
(2)=-79.8

y = -50.7x + 82.4
Se(2) =708.9

Ve (2)=88.6

表7 クロム酸化量を独立変数、バニリン酸残存率を従属変数とした時の一次回帰に関する統計量
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従って，黒ボク土以外の土壌における未風乾土および風

乾土のバニリン酸残存率はクロム酸化能を独立変数とし

た単一の一次回帰式の従属変数として表現できることに

なり，風乾処理にともなうバニリン酸残存率の上昇は土

壌マンガン酸化物の酸化能の低下に起因することが統計

的に支持された。従って，本研究に適用したクロム酸化

法は容易に酸化される有機物に対する土壌酸化能の評

価，および風乾にともなうその酸化能の変化を解析する

のに適当な手法であるといえる。ただし，フェルラ酸や

ハイドロキノンのような非常に酸化されやすい物質に適

用するためには土壌への添加後の反応時間を短縮したデ

ータを用いるか，または反応速度論的解析が必要であろ

う。

乾燥に伴う土壌酸化能の低下は容易に酸化されうる有

機物の環境中における動態に影響する可能性がある。特

に，土壌表面は乾燥しやすく，土壌表層に生物遺体が堆

積していくことを考慮すると大きな影響があるものと考

えられる。土壌における有機物の非生物的酸化を研究す

る際には風乾に伴う土壌酸化能の低下を考慮すべきであ

ろう。乾燥にともなう土壌酸化能低下のメカニズムは明

らかとなっていないが，風乾による水溶性有機物の増加

が報告されており（弘法ら，1969），この水溶性有機物

がマンガン酸化物を溶解することで酸化能が低下すると

も考えられる。この点については第Ⅳ章で考察する。

要　約

本章ではクロム酸化法を各種土壌に適用してマンガン

酸化物による土壌酸化能を評価することにより，フェノ

ール酸に対して土壌は吸着型の黒ボク土と酸化型のその

他土壌に大きく大別できること，クロム酸化法が土壌に

よるフェノール酸の酸化反応に対する適切な指標となる

こと，を明らかにした。また，土壌乾燥がフェノール酸

の酸化反応に及ぼす影響について，土壌とフェノール酸

の反応性の変化およびクロム酸化法による土壌酸化能の

変化から検討した。

１）クロム酸化法を各種土壌に適用してマンガン酸化物

による土壌酸化能を評価することにより，フェノール

酸の吸着・酸化と土壌の化学的性質（土壌型）との関

係について検討した。フェノール酸は酸化されやすさ

の異なる3種類（フェルラ酸＞バニリン酸＞＞パラヒ

ドロキシ安息香酸）を供試した。

２）黒ボク土ではクロム酸化法で測定した土壌酸化能は

低い値を示し，土壌に添加したフェノール酸残存率と

土壌酸化能との間には有意な相関は認められなかっ

た。フェノール酸残存率は高炭素含量・低土壌酸化能

の黒ボク土Aでは炭素含量と，そして高Feo含量・低

土壌酸化能の黒ボク土B（主にB層土）では酸性シュ

ウ酸アンモニウム抽出の鉄（Feo）と，高い相関が得

られ，それぞれ土壌有機物および非晶質鉄鉱物への吸

着が示唆された。黒ボク土におけるフェノール酸の残

存率には土壌マンガン酸化物による酸化よりも吸着が

大きく寄与していると推察された。その他の土壌にお

けるフェルラ酸およびバニリン酸の残存率は土壌酸化

能と相関が認められ，土壌による酸化が主に寄与して

いると推察される。フェノール酸に対して土壌は吸着

型の黒ボク土と酸化型のその他土壌に大きく大別でき

ることが示された。

３）以上のことはフェルラ酸残存率と溶存炭素残存率と

の比較からも明らかとなった。すなわち，黒ボク土A

および黒ボク土Bの土壌ではこれらはほぼ等しい値を

示したのに対し，その他の土壌のうち高い土壌酸化能

を示す土壌では，フェルラ酸残存率は溶存炭素残存率

より低い値となった。また，このことからフェルラ酸

の酸化反応による生成物の一部は反応液中に存在して

いることが示唆された。

４）反応液のゲルろ過クロマトグラフィーによる分析結

果から，酸化反応によって分子量の大きな酸化重合物

と分子量の小さな分解産物の両者が生成していること

が明らかとなった。また，フェノール酸の添加に伴い，

フェルラ酸＞バニリン酸＞パラヒドロキシ安息香酸の

順序でマンガンの溶出の増加が認められた。この順序

はフェノール酸の酸化されやすさと一致し，マンガン

の溶出の点からも土壌マンガン酸化物によるフェルラ

酸・バニリン酸の酸化反応が生じていることが示され
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図20 土壌酸化能とバニリン酸残存率の
回帰分析（黒ボク土を除く）

未風乾土の回帰直線，
風乾土の回帰直線
統合された回帰直線



た。

５）上記のフェノール酸および 16種類の土壌を用いて

酸化反応に及ぼす風乾処理の影響を検討した。黒ボク

土，その他の土壌ともに風乾処理により土壌酸化能は

有意に減少したが，黒ボク土では3種類のフェノール

酸残存率全てにおいて有意な変化は認められなかっ

た。黒ボク土では酸化より吸着反応が優勢なため風乾

の影響が出なかったと考えられる。

６）その他の土壌におけるフェルラ酸およびバニリン酸

残存率は風乾処理で有意に増加し，酸化されにくいパ

ラヒドロキシ安息香酸では有意な変化は認められなか

った。また，土壌酸化能とフェルラ酸，バニリン酸残

存率との間には一次回帰で有意な相関が得られた。さ

らに，その未風乾土および風乾土それぞれの一次回帰

式は統計的に単一回帰式に統合できた。

７）以上の結果より風乾処理は土壌のフェノール酸に対

する酸化能を低下させ，特に黒ボク土以外の土壌では

フェノール酸の残存率に有意な影響を与えることが明

らかとなった。

$ 土壌乾燥に伴うマンガンおよびマンガン酸

化物に吸蔵される重金属の形態変化

一般に土壌乾燥の土壌養分的効果は乾土効果といわ

れ，特に水田における落水（乾燥）に伴う無機化窒素量

の増大の観点から論じられてきた（鳥山ら，1988；高

橋ら，1994；斉藤ら，1994）。しかし，土壌の乾燥は有

機態窒素の無機化のみではなく，その理化学性にも大き

な影響を与えることが報告されている（川口ら，1969；

久保田，1976；BARTLETTら，1980）。特にマンガンは酸

化還元反応によりその形態が変化するため，乾燥による

酸化還元電位およびpH変化の影響を最も受け易い元素

の一つである。乾燥処理に伴うマンガンの挙動は不明な

点が多く，乾燥という酸化状態になるにもかかわらず風

乾に伴う交換態マンガンの増加（LEEPER，1946；BOKEN，

1952；BARTLETTら，1980）および易還元性マンガンの

減少（GOLDBERGら，1984）との報告があるが，畑土壌

においては酸化状態を維持するので風乾の影響は無いと

する見解も出されている（小林，1983）。

マンガン酸化物はコバルト，銅，ニッケル，鉛，亜鉛

等の重金属を強く吸着し（MCKENZIE，1989），土壌中の

マンガン結核には周囲の土層に比べ重金属が高濃度で濃

縮されている（TAYLORら，1966）。従って，乾燥により

マンガン酸化物の形態変化が生じるならば，マンガン酸

化物に吸着または吸蔵されている重金属の挙動に大きな

影響を及ぼすと考えられる。

近年，ICP発光分析機，ICP質量分析機の普及により，

交換態または水溶態の重金属の多元素同時測定が行われ

るようになりつつある。これらの測定では操作性の簡便

さから一般に風乾土を用いて行われることが多い。しか

し，土壌の乾燥が重金属の挙動に及ぼす影響は明らかと

なっていないため，得られた測定結果は現場での存在状

態を必ずしも反映していない可能性がある。交換態また

は水溶態画分は作物に最も吸収されやすい画分である

が，その土壌中での存在量と作物の吸収量との関係を解

析する際には風乾処理の影響を明らかにしておく必要が

ある。土壌中の重金属の存在状態を決定する一つの方法

として種々の抽出溶媒による逐次抽出法がしばしば用い

られている（TESSIERら，1979；SHUMAN，1982；MILLER

ら，1986；定本ら，1994；岩崎ら，1996）。土壌中の重

金属は厳密には各抽出溶媒で正確に分別定量されるよう

な形態をしているわけではないが，風乾処理前後の各画

分の変化は土壌乾燥の影響を反映していると考えられ

る。

また，上述の土壌乾燥に伴う交換態マンガン増加の研

究の多くは実験室における風乾に焦点が当てられている

が，東南部オーストラリアの極端に暑く乾燥した気象条

件下で，野外で交換態マンガンが増加したとの報告もあ

る（SIMANら，1974）。しかし，日本のような温暖湿潤

気候下で交換態マンガンに関する土壌乾燥の効果が圃場

で生じているか否かは明らかとなっていない。湿潤な気

候条件下でも土壌はある程度は乾燥する。特に，環境中

で土壌が乾燥する際には下層土からの水分の毛管上昇は

次第に妨げられ，表層土は実験室における風乾と同程度

の極端な乾燥を受けると推察される。この場合にはマン

ガン酸化物の形態が変化して交換態マンガンは増加する

可能性がある。

本章では未風乾土と風乾土を用いて，風乾処理がマン

ガン，コバルト，亜鉛，銅の存在形態に及ぼす影響につ

いて逐次抽出法を用いて検討した。また，圃場条件下に

おける交換態マンガン，交換態コバルトおよび交換態銅

含量の変化を解析した。更に，これらの変化が生じる反

応機構を解明するため，土壌抽出液に含まれるマンガン

酸化物溶解物質を詳細に解析した。

１ 風乾処理が土壌のマンガン，コバルト，亜鉛，銅

の存在状態に及ぼす影響（MAKINOら 1997）

ここでは3種類の土壌の未風乾土および風乾土に各種
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抽出溶媒を用いた選択溶解逐次抽出法を適用してマンガ

ン，コバルト，亜鉛，銅の化学形態別分析を行い，風乾

処理がこれら重金属の化学形態の変化に及ぼす影響を検

討した。

1 材料および方法

１）供試土壌

供試土壌として宮城県農業センター内で落水1カ月後

に採取したグライ低地土（細粒質泥炭質グライ低地土，

Fluvaquent），同センター内の褐色森林土（細粒質山地

褐色森林土，Dystochrept）および栃木県真岡市の黒ボ

ク土（腐植質厚層黒ボク土，Melanudand）を用いた。

採取した土壌を孔径2 mmの円孔ふるいを通した後ビニ

ール袋に入れて5℃で保存し，未風乾状態の土（未風乾

土）として用いた。各未風乾土を乾土に換算して4 gず

つを内径約10 cmのシャーレにとり，室温25℃，相対湿

度約60％の室内に1カ月放置し，風乾処理した土（風乾

土）として用いた。各シャーレの風乾土を遠沈管に移し，

次に示す抽出処理を行った。

２）化学形態別逐次抽出処理

水抽出法および逐次抽出法により供試土壌のマンガ

ン，コバルト，亜鉛，銅の形態別含量を求めた。

水抽出：乾土4 g相当の未風乾土および風乾土を遠沈

管にとり，風乾土については未風乾土の含水比に水分調

整した。再留水20 mLを遠沈管に加え30分間振とう後，

15000 rpmで20分間遠心分離し，抽出液を得た。

逐次抽出：水抽出法と同様に含水比を調整した風乾土

および未風乾土（乾土換算4g）を用いてMILLERら（1986）

の方法を一部改変した選択溶解処理による逐次抽出を交

換態から行った。選択溶解に用いた抽出溶媒，その抽出

時間，抽出形態を表 8に示す。このうち有機物結合態，

鉄酸化物吸蔵態および残さについては抽出処理を繰り返

すことによる誤差を極力さけるため，マンガン酸化物吸

蔵態から始めた抽出処理を別途行った。各抽出段階とも

に抽出して遠心分離後，土壌コロイドの再分散を防ぐた

めピペットで上澄みを採取して抽出液を得た。

以上の抽出処理は水抽出，逐次抽出ともに4連で行っ

た。得られた水抽出および各溶媒抽出液を0.2µmのメン

ブランフィルターでろ過し，ろ液中のマンガン，コバル

ト，亜鉛，銅含量を ICP発光分析機（Fison社 MAXIM），

または ICP質量分析機（セイコーインスツルメンツ社

SPQ8000A）で測定した。抽出試薬のうちアンモニア，

硝酸，酢酸，過塩素酸，硫酸は精密分析用を，塩酸ヒド

ロキシルアミンは有害金属測定用を，その他は特級を用

いた。水は再留水を用いた。

2 結果および考察

１）土壌の理化学性

供試土壌の土性，pH，炭素含量，窒素含量および主

要粘土鉱物を表9に示した。pH（H2O）およびpH（KCl）

はともに風乾処理によりわずかに低下したが，大きな変

化は認められなかった。

２）マンガンの形態変化

a.  マンガンの存在形態

未風乾土および風乾土のマンガンの形態分別結果を表

10に示した。風乾処理に伴い各土壌ともに水溶態，交
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　画分 試薬 土壌：溶液比 抽出条件

水溶態 再溜水 1：5 30分振とう 

交換態 1.0Ｍ硝酸アンモニウム 1：10

1：10

30分振とう 
(土壌pH(KCl)に調整）�

酸可溶態 0.44M 酢酸 6時間振とう
(pH2.6)

マンガン酸化物吸蔵態 0.1M塩酸ヒドロキシルアミン+0.01M 硝酸 � 1：50 30分振とう 
(pH2.0)

有機物結合態 0.1M ピロリン酸ナトリウム 1：50 24時間振とう 
(pH10.0)

鉄酸化物吸蔵態 0.1M シュウ酸 + 0.175Mシュウ酸アンモニウム 1：50 1時間時々振とう
(pH3.3) （沸騰水浴中）�

残さ 硝酸-過塩素酸分解

表8 選択溶解・逐次抽出処理に用いた試薬および抽出条件



換態および酸可溶態の各画分は増加し，0.1％水準で有

意差が得られた。水溶態画分の増加率はグライ低地土，

褐色森林土，黒ボク土でそれぞれ約70倍，30倍，45倍

で，交換態画分ではそれぞれ約25倍，14倍，9倍となり，

水溶態，交換態画分はいずれもグライ低地土で特に増加

率が高かった。交換態画分の増加量はグライ低地土の

18.8mg kg－1および褐色森林土の10.7mg kg－1に対して黒

ボク土では2.5mg kg－1と顕著に少なかった。酸可溶態画

分の増加率は各土壌ともに約2倍であったが，増加量は

グライ低地土で高い値を示した。一方，マンガン酸化物

態の画分は風乾により各土壌いずれも約 10％減少し，

5％水準で有意差が認められた。この減少量は各画分の

合計量に対して0.3～1.5％となり，各土壌ともに交換態，

酸可溶態画分の増加量の合計とほぼ等しい値を示した。

風乾に伴い有機物結合態画分はわずかに減少する傾向を

示したが有意差はなく，鉄酸化物吸蔵態，残さ画分には

明らかな変化は認められなかった。

土壌中では不溶性のマンガン酸化物と可溶性の交換態

マンガン（Mn2＋）とは熱力学的な酸化還元平衡の関係

にあると考えられる。従って，土壌の乾燥，すなわち酸

化還元電位の上昇に伴い交換態マンガン含量の減少が予

想されるが，本研究では3種類の土壌すべてで風乾処理

により増加し，LEEPER（1946）およびBARTLETTら（1980）

の報告を支持する結果を得た。また，東ら（1974）は土

壌を100℃～500℃の範囲で加熱した場合，2.5％酢酸抽

出のマンガン，コバルト量が約200℃で最大となること

を報告している。本実験においても風乾によって 2.5％

酢酸抽出のマンガン，コバルト量が増加した。酸可溶態

画分の土壌中での存在状態は必ずしも明らかではない

が，主に鉄，アルミニウム酸化物に結合した画分（無機

結合態）とされる（定本ら，1994）。二酸化マンガンの

Mn2＋収着能は他の二価イオンに比べかなり高いとの報

告（MURRAY，1975）もあり，風乾による酸可溶態画分

の増加は交換態マンガンの一部が鉄，アルミニウム酸化

物に強く吸着されたためか，マンガン酸化物表面の酸化

状態が変化して弱酸に溶解しやすくなったためと考えら

れる。いずれにしても，風乾処理による形態別マンガン

含量の減少はマンガン酸化物吸蔵態画分のみで有意に認

められたことから，交換態，酸可溶態画分の増加は主に

マンガン酸化物の溶解に由来することが示唆される。

b.  マンガン酸化物の溶解反応

土壌中でのマンガン酸化物の溶解に関与する因子とし

て，1. 酸化還元電位の低下，2. pHの低下，3. 有機物と

の反応があげられる。これらのうち 1. については土壌

は乾燥により空気（酸素）との接触面積が高まり，酸化

還元電位はむしろ上昇すると考えられる。2. については
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土壌分類名�a) 土壌分類名�b) 未 風 乾土� 風　乾　土� 全炭素�全窒素� 採取地点�

土性� pH (H2O) pH (KCl) pH (H2O) pH (KCl) g kg -1

腐植質グライ低地土 Fluvaquent HC 5.78 4.66 5.53 4.47 33.8 2.8  宮城県名取市�

山地褐色森林土 Dystrochrept LiC 5.97 4.56  5.95  4.43  13.2 1.1  宮城県名取市�

腐植質黒ボク土 Hapludand HC 5.58 4.96  5.39  4.93  46.5 2.7  栃木県真岡市�

　a); 農耕地土壌分類 (農耕地土壌分類委員会 1995)による。� b); Soil taxnomy (Soil Survey Staff 1992)による。��

表9 供試土壌

（mg kg -1乾土）

土壌� 　処理� 水溶態� 交換態�酸可溶態�マンガン酸化物吸蔵態�有機物結合態�鉄酸化物吸蔵態�残さ�

グライ低地土�未風乾土� 0.03 0.8 70.5 834.2 69.7 227.4 157.5

風乾土� 2.06 �*** 19.6 *** 146.5 730.5 68.0 224.3 163.6

褐色森林土� 未風乾土� 0.02 0.8 44.8 638.2 84.1 362.4 285.4

風乾土� 0.59 �*** 11.5 *** 90.1 572.8 87.9 369.2 271.3

黒ボク土� 未風乾土� 0.01 0.3 24.4 530.8 63.1 286.5 205.3

風乾土� 0.45 �*** 2.8 ***

***

***

***

**

**

*43.5 495.3 60.2 281.5 200.2

*,  **,  ***,  はそれぞれ 5％,  1％,  0.1％水準で未風乾土に対して有意�

�



表10 風乾処理による形態別マンガン含量の変化
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風乾によりpH（H2O），pH（KCl）の大きな低下は認め

られなかった（表 9）。しかし，風乾に伴う二価鉄の酸

化または有機酸の生成（遊離）等で生じた水素イオン

（H＋）はマンガン酸化物の溶解により消費され（1式），

見かけ上pHの低下が抑制されている可能性がある。そ

こで，風乾土中のマンガン酸化物の酸化還元平衡電位;

EH（MnO2）と風乾土の酸化還元電位；EH（soil）を計

算し，両者の比較からpH変化の影響を検討した。

ここで，反応に関与するマンガン酸化物は土壌中で一

般的に存在するδ-MnO2（バーネサイト）（岡崎ら，1989）

とする。

Nernstの式（（2）式）にMn2＋，MnO2およびH2Oの標

準生成自由エネルギー（SADIQら，1979）から求めたEH
o

を代入すると，Mn2＋とMnO2の酸化還元平衡（（1）式）

は平衡pHとMn2＋の活動度の関数として（3）式のように

記述できる。

（1）

（2）

ここで，EH；酸化還元電位

EH
o；標準酸化還元電位

R；気体定数　1.986×10
－3（kcal/mol･K）

F；ファラデー定数　23.06kcal/volt

T；絶対温度　298K

（3）

ここで，風乾土は空気（酸素）と接触面積が大きいので

EH（soil）はO2とH2Oの酸化還元平衡電位にあると仮定

すると，H2Oの標準生成自由エネルギーとNernstの式か

ら

（4）

となる。EH（soil）は風乾土の酸化還元電位，EH（MnO2）

はバーネサイトの酸化還元平衡電位であるので，これら

のEHが

（5）

の関係にあると風乾土中のバーネサイトが溶解すること

になる。（5）式に（3），（4）式を代入して風乾土の状態

での，pH（soil）と（Mn2＋）の関係式を得る。

（6）

（6）式の結果を図21に示した。Mn2＋の活量係数を1とし

て，風乾土の交換態マンガン含量および含水比から，各

土壌の風乾土の状態での（Mn2＋）を推定し図中に矢印

で記載した。図21から明らかなように，（Mn2＋）の含量

によって若干変わるが，風乾土の状態でpH 2.4～3.4以

下になると土壌中のバーネサイトが溶解することにな

る。ところで，HENMIら（1974）は絶乾によって粘土鉱

物の表面酸性が顕著に強くなることを報告しており，風

乾土のpH低下の要因の一つとして表面酸性の影響が考

えられる。しかし，本実験は絶乾より穏やかな風乾処理

であり，相対湿度60％ではカオリナイトおよびH＋（Al）

型モンモリロナイトは強い表面酸性を示すが，アロフェ

ン，イモゴライト，Na型モンモリロナイトの表面酸性

は顕著に弱くなる（HENMIら，1974）。本研究で用いた

土壌の粘土鉱物は主にアロフェン，またはスメクタイト

であり，土壌は純粋な粘土鉱物と異なり弱酸的性質を示

す腐植を含み，pHの大きな低下に対して強い緩衝作用

を示すため，表面酸性の影響は小さいと考えられる。ま

た，風乾処理で有機酸が生成してpHが低下するとして

も，同様に土壌の緩衝能によって緩和されるため，pH 3

以下になるとは考えにくい。従って，風乾によるpHの

低下はマンガン酸化物（バーネサイト）溶解の主因とは

ならないと推定できる。

酸化還元電位およびpHの低下以外に交換態マンガン

の増加に関与する要因として有機物の影響が考えられ

る。Ⅲ章に記載したように還元性のフェノール酸によっ
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図21 風乾土の酸化還元電位がマンガン酸化物(MnO2;
バーネサイト)の酸化還元平衡電位より低くなる
Mn2+活動度(Mn2+)とpHの領域，矢印は各土壌の
風乾状態での(Mn2+)の推定値
①グライ低地土　②褐色森林土　③黒ボク土



て土壌マンガンの溶出が認められる。黒ボク土ではフェ

ノール酸の吸着反応が主反応であった。黒ボク土では有

機物によるマンガン酸化物の還元溶解反応よりも土壌へ

の吸着反応が優先されるために風乾の効果が少なかった

とも考えられる。

一方，微生物の代謝産物としてシュウ酸とピルビン酸

を用いたマンガン酸化物の溶解が報告されている

（STONE，1987）。風乾処理に伴う土壌有機物の変性また

は微生物の死滅によりマンガン酸化物を溶解する有機物

が放出された可能性がある。有機物による溶解反応も水

素イオンを消費する反応であり，pHの低下に伴いマン

ガン酸化物が溶解されやすくなるため，土壌pHの低下

と有機物による反応とがともにマンガン酸化物の溶解を

促進すると考えられる。以上の反応のほかに，水田土壌

では 2価鉄の酸化とマンガン酸化物の還元との共役反

応，マンガン酸化物表面の構造変化等がマンガン酸化物

の溶解に寄与している可能性もある。これらの反応機構

については本章の第3節，土壌乾燥に伴うマンガンの形

態変化の反応機構で検討を行う。

３）マンガン酸化物の可溶化に伴う重金属の挙動

a.  コバルトの存在形態

未風乾土および風乾土のコバルトの形態分別結果を表

11に示した。風乾処理に伴い各土壌ともに水溶態，交

換態および酸可溶態画分が増加し，0.1％水準で有意差

が得られた。

交換態画分の増加量はグライ低地土，褐色森林土，黒

ボク土でそれぞれ111, 81, 12µg kg－1となり黒ボク土では

顕著に低い値を示した。酸可溶態画分の増加量は褐色森

林土＞グライ低地土＞黒ボク土の順であり，それぞれ

309, 213, 175µg kg－1であった。マンガン酸化物吸蔵態画

分は，風乾により約 9％減少し，黒ボク土を除き 5％水

準で有意差が認められた。有機物結合態，鉄酸化物吸蔵

態，残さ画分には風乾処理による有意な差は認められな

かった。

マンガン酸化物の電荷ゼロ点（PZC）はバーネサイト

の1.5からホランダイトの4.6と一般的な土壌pHより低

く，土壌中では負荷電が優勢となり，コバルト，亜鉛，

銅，ニッケル，鉛等の重金属を自身のもつ負荷電量を超

えて強く吸着する（MCKENZIE，1989）。このことは土壌

中のマンガン結核にはこれらの重金属が周囲の土層に比

べ高濃度で濃縮されていることに反映している（TAYLOR

ら，1966）。以上のことは，マンガン酸化物の溶解反応

が土壌中の重金属の挙動に密接に関与していることを示

唆している。特にコバルトはマンガン酸化物との反応性

が高く，環境中での挙動もマンガンとの相関が強い。

MCKENZIE（1970）はマンガン酸化物にコバルトは特異

的に吸着され吸蔵されていることを実験的に明らかに

し，結晶場理論を用いて反応機構を論じた。小林（1982）

は牧草のマンガン含量とコバルト含量との関係，および

タンニン酸溶液抽出マンガンとコバルトとの関係に高い

相関を認め，マンガン酸化物の溶解が起こる土壌条件下

ではコバルトも可溶化してくると推定した。本研究でも

風乾処理に伴うコバルトの挙動はマンガンのそれと同一

であった。すなわち，風乾により水溶態，交換態，酸可

溶態画分は増大し，マンガン酸化物吸蔵態画分は減少し

た。この結果は風乾に伴いマンガン酸化物が溶解する際，

マンガン酸化物に吸蔵されたコバルトも同時に溶出され

ていることを示唆する。

b.  亜鉛の存在形態

亜鉛の形態分別結果を表 12に示した。コバルトと同

様に交換態画分は風乾処理で増加した。その増加量はグ
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（µg kg -1乾土）�

土壌� 水溶態� 交換態�酸可溶態�マンガン酸化物吸蔵態�有機物結合態�鉄酸化物吸蔵態�残さ�

グライ低地土�未風乾土�  3.0 23 150�



4360 480 6313 16000

風乾土� 16.0 �*** 134*** 363 3990 545 6219 16469

褐色森林土� 未風乾土� 4.0 30 188 8750 1120 9594 14719

風乾土�  6.7 �81 497 8220 1175 10188 15031

黒ボク土� 未風乾土� 3.2 5 250 5060 444 10000 10000

風乾土�  7.1 �12

***

***

*********

*****

*

*

425 4810 420 9750 10250

*,  **,  ***,  はそれぞれ 5％,  1％,  0.1％水準で未風乾土に対して有意�
nd：測定下限以下

�



表11 風乾処理による形態別コバルト含量の変化
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ライ低地土，褐色森林土，黒ボク土でそれぞれ323, 137,

13 µg kg－1となり，0.1％または1％水準で有意差が得ら

れた。酸可溶態画分およびマンガン酸化物吸蔵態画分で

はマンガン，コバルトと異なり明確な傾向は認められな

かった。有機物結合態画分は若干増加し，褐色森林土で

は5％水準で有意差が得られた。鉄酸化物吸蔵態，残さ

画分には風乾処理の影響は認められなかった。CHILDSら

（1977）は傾斜面における鉄，マンガンの可動性を検討

し，コバルト，亜鉛はマンガンとの相関が著しく高いこ

とを明らかにしている。

本研究の結果でも亜鉛はマンガン，コバルトと同様に

風乾処理により交換態が増大したが，その増加率は 42

～ 77％とマンガン，コバルトのそれと比べて低く，マ

ンガン酸化物吸蔵態画分に由来するかは必ずしも明らか

ではなかった。各土壌（未風乾土）の測定合計量に対す

るマンガン酸化物吸蔵態画分の存在比は亜鉛では 1～

4％であり，コバルトの 16～ 25％，マンガンの 45～

61％に対して顕著に低い値を示した。従って，風乾に

よる交換態画分の増加にマンガン酸化物の溶解が寄与し

ているとしてもマンガン酸化物への亜鉛の集積が少ない

ため増加率が低くなったとも考えられる。

c.  銅の存在形態

銅の形態分別結果を表 13に示した。マンガン，コバ

ルト，亜鉛と異なり交換態画分はほとんど変化しなかっ

た。酸可溶態画分は褐色森林土で約 20％，黒ボク土で

約40％程度減少し，1％水準で有意差が認められた。マ

ンガン酸化物吸蔵態，有機物結合態，鉄酸化物吸蔵態，

残さには風乾処理の影響は認められなかった。

銅は他の金属に比べて有機物との錯体形成能が高く，

武長ら（1975）によれば腐植酸と銅およびその他の重金

属との錯体の安定度定数（pH5）は次のように銅が最も

高い。

本研究の結果でも，銅はマンガン酸化物吸蔵態画分に

比べて有機物結合態画分が顕著に高く，土壌中では主に

腐植と錯体を形成して存在していることが示された。従

って，風乾に伴い交換態画分が増加しなかった原因とし

て，マンガン酸化物吸蔵態画分が少なかったためか，ま

たはマンガンの溶出に伴いマンガン酸化物に吸蔵されて

いる銅が溶出しても腐植酸と錯体を形成し，不溶態とな

ったためと考えられる。

一方，風乾に伴う酸抽出銅含量の減少はこれまでに報

告されており（竹内，1986），本実験でも褐色森林土お

よび黒ボク土で同様の結果が得られた。前述のように酸

可溶態画分の土壌中での存在状態は必ずしも明らかでは

ないが，主に鉄，アルミニウム酸化物に結合した画分

（無機結合態）とされる（定本ら，1994）。従って，この

現象の原因としては風乾によって銅と鉄酸化物およびア

ルミニウム酸化物との結合が強まり，酸によって抽出さ

れない形態に変化したことが考えられる。

4 重金属の挙動に及ぼす土壌乾燥の意義

ここでは風乾処理に伴う重金属の存在形態の変化につ

いて検討した。風乾によりマンガン酸化物が溶解し，同

時にマンガン酸化物に吸蔵された重金属が溶出するこ

と，その結果交換態マンガン含量およびコバルトなど他

の交換態重金属も増加することが示唆された。風乾によ

る交換態重金属の大幅な増加という現象はこれからの重

金属の分析，特にマンガン酸化物に吸蔵されうる重金属

の分析にとって重大な問題点を提起すると考えられる。

近年，ICP発光分析機，ICP質量分析機の普及により，
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（µg kg -1乾土）�

土壌� 水溶態� 交換態�酸可溶態�マンガン酸化物吸蔵態�有機物結合態�鉄酸化物吸蔵態�残さ�

グライ低地土�未風乾土�  3.8 421 3580 3850 5750 27000 62000

風乾土�  4.5 �744*** 3660 3900 6050 27700 62800

褐色森林土� 未風乾土� 4.0 338 3260 3100 5980 27800 76300

風乾土� 5.1 �475 3470 3130 6500 28900 76300

黒ボク土� 未風乾土� 1.2 31  175  500 890 18100 52300

風乾土� 1.4 �44  125  485 886 16900 51400

*,  **,  ***,  はそれぞれ 5％,  1％,  0.1％水準で原土に対して有意�
nd：測定下限以下�

�



****

** **

*

表12 風乾処理による形態別亜鉛含量の変化



微量なためこれまで測定が困難であった水溶態または交

換態の重金属の測定が容易に行われつつある。これまで

は作物の吸収量と酸抽出によるいわゆる可給態画分との

関係が論じられることが多かったが，今後は水溶態また

は交換態画分との関係についても検討されると予想され

る。この際，供試土壌として風乾土を用いるとその水溶

態，交換態含量は現場での状態を必ずしも反映しないこ

とになり，風乾処理の影響を考慮する必要がある。特に

水田土壌はいわゆる乾土効果が畑土壌に比べて強く現れ

ることが知られているが（和田，1986），本研究では重

金属の挙動に関しても同様で，水田土壌であるグライ低

地土で乾燥の効果が顕著に認められた。一方，黒ボク土

では乾燥の効果は他の土壌に比べ少なかった。元素で比

較するとマンガン，コバルトで乾燥の効果が強く現れ，

銅では大きな変化は認められなかった。このように土壌

の種類や元素の種類で風乾の影響が異なるため，その影

響の程度を様々な土壌，元素に関して総括的に明らかに

する必要があり，今後の課題といえよう。

風乾処理により水溶態が増加する重金属もあるので，

土壌表層の乾燥により根の近傍に水溶態重金属が移行

し，作物の重金属吸収に関与している可能性も考えられ

る。土壌乾燥の効果を微量要素の可給性の観点から再検

討してみる必要があると思われる。そこで次項で圃場に

おける乾燥の影響について検討を行った。

２ 圃場条件下での土壌乾燥が交換態のマンガン，コ

バルト，銅含量に及ぼす影響（MAKINOら 2000）

第一節で「風乾処理にともなう交換態マンガンおよび

交換態コバルトの増加」の現象が明らかになった。この

現象は室内での風乾処理で認められたものであり，ここ

では圃場条件下の自然乾燥によっても同様の現象が生じ

るか検討を行った。

1 材料および方法

１）土壌特性測定用の試料　

土壌は茨城県つくば市の農業研究センターおよび茨城

県谷和原村の農業研究センター谷和原圃場内の落水後の

水田（灰色低地土，Endoaquent）より採取した。土壌は

深さ0～10 cmから採取し風乾後2 mmの篩いを通した。

土壌の pH（H2O）および pH（KCl）は土壌：溶液（水

または1mol L－1 KCl）＝1 :2.5の懸濁液をガラス電極法で，

全炭素量および全窒素量をNC-ANALYZER（住友化学工

業製）を用いた乾式燃焼法で測定した。各土壌を山崎

（1997）に従って硝酸＋過塩素酸で分解後，分解液中の

マンガン，コバルトおよび銅を ICP発光分析機（Fison

社 MAXIM）で測定し，それぞれ土壌の全マンガン，全

コバルトおよび全銅含量とした。

２）深さ別の土壌採取（圃場条件下での土壌採取）

土壌水分条件の異なる時期，すなわち稲刈り後（1997

年10月15日），晴天後（1997年11月10日）および降雨

後（1997年11月18日）に上記の二圃場の0～1cm，1～

5cm，5～10cm，10～20cmの深さ別に，検土杖を用い

て土壌を採取した。この土壌採取はそれぞれの圃場で3

反復で行った。得られた新鮮な生の土壌を孔径2 mmの

ふるいで篩った後，土壌の交換態マンガン，交換態コバ

ルト，交換態銅含量を後述の5）のようにして測定した。

また，土壌水分含量を105℃で乾熱減量して求めた。採

取期間中の降雨量と相対湿度を農業環境技術研究所気候

資源研究室（1997）および農業研究センター気象立地研

究室（1997）の気象データより得た。

３）土壌カラム実験

内径 2 cm高さ 10 cmの分割可能なアクリル製カラム

を，稲刈り後の谷和原圃場において土壌表面から垂直に
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（µg kg -1乾土）�

土壌� 水溶態� 交換態�酸可溶態�マンガン酸化物吸蔵態�有機物結合態�鉄酸化物吸蔵態�残さ�

グライ低地土�未風乾土� 22.0 319 1350 438 15600 36700 34700

風乾土� 34.0 �344 1325 400 15100 36600 34100

褐色森林土� 未風乾土�  8.7 306 1350 313  6530 28300 50400

風乾土�  7.8 �285 1075 290  6200 28600 47500

黒ボク土� 未風乾土�  2.9 116 1075 175 7970 34000 30700

風乾土�  2.7 �119  625 188 8050 34000 28900

**,  は1％水準で未風乾土に対して有意�

�




**

*

**

表13 風乾処理による形態別銅含量の変化



農業環境技術研究所報告　第20号（2001）

6本を挿入し土壌カラムを採取した。採取したカラムの

うち3本を0～1 cm，1～2 cm，2～3 cm，3～4 cm，4～

5 cm，5～6 cm，6～8 cm，8～10 cmの深さ別に8つの

層に分割した。分割後それぞれの層の土壌重量を直ちに

測定後，一部を土壌水分含量の測定に供試した。残りの

3本の土壌カラムは水分蒸発を抑制するために底面にパ

ラフィルムを貼った後，25℃の暗所で8日間直立させて

放置した。放置後カラムを前記と同様にして分割し土壌

水分含量を求めた。また，それぞれの分割した土壌にお

ける交換態マンガン，交換態コバルトおよび交換態銅含

量は後述の5）のように求めた。

４）実験室における土壌乾燥実験

稲刈り後の谷和原圃場の深さ 5～15 cmから新鮮な生

の土を採取し2 mmのふるいを通した。篩別した土をビ

ニルシートに広げ部分的な乾燥を抑制するために，ゆる

やかに送風しながら 25℃で穏やかに攪拌しながら乾燥

した。この乾燥操作によって 8時間以内に水分含量が

0.05～0.37 kg kg－1の範囲にある土壌を作成した。これ

らの土壌を 100 mL容の栓付広口ポリエチレンビンに入

れ栓を閉めて 25℃の暗所で 7日間放置した。放置後の

土壌の水分ポテンシャルを熱電対型サイクロメータ

（Decagon製 SC-10A）で測定した。また，土壌の交換態

マンガン，交換態コバルト，交換態銅含量を後述の 5）

に従って測定するとともに，この際の抽出液中の溶存炭

素含量をTOC分析機（島津製 TOC-5000）で分析した。

５）交換態マンガン，交換態コバルト，交換態銅含量

の測定

1mol L－1硝酸アンモニウム溶液20mLを乾土換算2gの

土壌に加え，25℃で 1時間振とう後 3000 rpmで 20分間

遠心分離を行った。上澄み液を採取し，0.2 µmのメンブ

ランフィルターでろ過後，ろ液中のマンガン，コバルト，

銅含量をフレーム原子吸光法（島津製 AA-680）または

ファーネス原子吸光法（Varian製 AA-680）で測定した。

2 結果および考察

１）土壌特性と気象条件

表 14につくばおよび谷和原土壌の特性を示した。土

壌 pHは 2つの土壌間でほぼ等しい値を示した。堆肥施

用が行われてきた谷和原土壌における全炭素および全窒

素含量はつくば土壌に比べ約2倍となった。全サンプリ

ング期間中における降雨量と相対湿度を図22に示した。

つくばおよび谷和原圃場における最初と2番目のサンプ

リングの間の降雨量はそれぞれ2.0および2.5 mmと少な

かった。また，同期間における相対湿度は他の期間に比
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土壌名�層位�depth pH(H2O) pH(KCl) 全炭素�全窒素�粘土含量 全マンガン�全コバルト�全銅� 採取地点� 土壌分類名�a) 土壌分類名�b)

cm g kg -1  mg kg -1

つくば�Ap 0-10 5.9 4.1 15.9 1.6 13.4 874 31.9 52.6 茨城県つくば市�灰色低地土� Endoaquent
谷和原� Ap 0-10 5.9 4.2 30.3 3.0 15.2 841 32.2 57.1 茨城県谷和原村�灰色低地土� Endoaquent

a); 農耕地土壌分類 (農耕地土壌分類委員会1995)による。� b); Soil taxnomy (Soil Survey Staff 1992)による。�

表14 供試土壌の特性

 

      

図22 土壌採取時期の各圃場における降水量および相対湿度の変化
矢印は土壌採取日；①収穫後　②晴天後　③降雨後
▲‐降水量　●‐相対湿度



べ低く，土壌は乾燥する気象条件にあった。

２）圃場条件下における交換態マンガン，交換態コバ

ルト，および交換態銅含量の変化

図23および図24に，それぞれつくば圃場および谷和

原圃場における交換態マンガン含量の変化を示した。深

さ0～1 cmでは稲刈り後に比べ晴天後にはつくばおよび

谷和原圃場における交換態マンガン含量はそれぞれ 3

倍，11倍に増加した。しかしこれらの含量は4日間の降

雨後には減少した。0～1 cmの深さにおいて交換態コバ

ルトについても同様の傾向が認められた（図 23および

24）が，深さ 5 cm以下では交換態マンガンおよび交換

態コバルト含量は殆ど変化しなかった。表層土における

交換態マンガンおよび交換態コバルトの増加率よりは低

いが，深さ0～1 cmにおける交換態銅含量も晴天後に増

加した（図23および24）。

晴天後の圃場における交換態マンガン，交換態コバル

トの増加は水分含量が低くなった表層土壌だけに認めら

れたので，この増加は圃場における土壌乾燥に帰因する

ことが推察される。しかし，土壌毛管中の水分は乾燥に

よって下層から表層へ上昇するため，水溶性重金属が下

層から上昇し，表層に集積した可能性も考えられる。ま

た，土壌表面では太陽光による影響も考えられる。そこ

で，これらの影響を明らかにするために，カラム実験を

行った。

３）カラム実験

暗所に放置後の土壌カラムの第一層（0-1 cm）におい

て交換態マンガン，交換態コバルト，交換態銅含量はそ

れぞれ12，12，2倍に増加した。（図25）。この増加は第

二層（1-2 cm）でも観察された。これらの含量は前述し

た圃場での結果と同様に 3 cm以深では殆ど変化しなか

った。深さ別の土壌水分含量を（図 25）をみると，カ

ラムの第1層では圃場における表層土と同程度に乾燥し

ていた。そこで，カラム上層部（第 1層および第 2層，

深さ0～2 cm）における交換態マンガン，交換態コバル

トおよび交換態銅含量の増加に対する毛管上昇の寄与を

推算するために以下の a，bの2つの仮定を適用した。a，

実験中にカラムから失われた水分はカラムの上層部へ気

体ではなく液体として上昇し，蒸発する。b，2 cm以深

のカラムの各層における交換態マンガン，交換態コバル

トおよび交換態銅の全量は土壌溶液中に存在する。以上

の仮定に基づいて毛管上昇の寄与を次式によって計算し

た。

ここでRex-A（％）＝ 暗所で放置後のカラムの上層部

における交換態マンガン，交換態コバルトおよび交換態

銅含量の増加量に対する毛管上昇に由来するマンガン，

コバルトおよび銅の割合，i = カラム第1層からの層の

ナンバー，Ai（µg kg－1）= 暗所で放置後の2 cm以深の

各層における交換態マンガン，交換態コバルトおよび交
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    図23 つくば圃場における交換性マンガン(Mn)，コバルト
(Co)，銅(Cu)および含水比の深さ別(0～20cm)の変化
○；0～1cm △；1～5cm ×｜；5～10cm
□；10～20cm

 

 

    図24 谷和原圃場における交換性マンガン(Mn)，コバルト
(Co)，銅(Cu)および含水比の深さ別(0～20cm)の変化
○；0～1cm △；1～5cm ×｜；5～10cm
□；10～20cm
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換態銅含量，Bi（mL kg－1）= 暗所で放置後の2 cm以深

の各層における水分含量（比重を1と換算して水分含量

には重力水分データを用いた。），Wi（mL）=暗所で放

置後の2 cm以深の各層における水分損失，Tex（µg）=

カラムの上層部における交換態マンガン，交換態コバル

トおよび交換態銅の増加量である。

計算の結果，Rex-AはMn，CoおよびCuのそれぞれに

ついて 59，41および 668％となった。上述の仮定 bで示

したように，2 cm以深の層では交換態画分の全量が土壌

溶液中に存在する，－すなわち土壌溶液中の重金属の濃

度が最大となる－，場合を仮定したにもかかわらずカラ

ム上層部の交換態マンガン，交換態コバルト含量は下層

からのマンガンおよびコバルトを含む土壌水分の毛管上

昇によっては説明できなかった。更に，本カラム実験は

暗所で乾燥しているため，土壌表層の変化に対する太陽

光の影響もない。従って，土壌カラムの上層部および晴

天後の圃場の表層土壌で観察された交換態マンガンおよ

び交換態コバルトの増加は毛管上昇や日光によるもので

はなく主に表層部の乾燥が大きく影響すると推察した。

４）土壌乾燥実験

図26および27に谷和原土壌における土壌水分含量ま

たは土壌水分ポテンシャルと交換態マンガン，交換態コ

バルト，交換態銅含量との関係を示した。交換態マンガ

ンおよび交換態コバルト含量は水分含量 0.13 kg kg －1

（-4.9MPa）以上の試料に比べ0.09kg kg－1（-9.8 MPa）で

1.5倍に0.04 kg kg－1（-32.2MPa）でそれぞれ10倍および

15倍に増加した。以上の結果は土壌乾燥による交換態

マンガンおよび交換態コバルトの増加に関する閾値がこ

の土壌では土壌水分含量で0.09～0.13 kg kg－1の間に存

在することを示唆する。谷和原圃場における晴天後の表

層土（深さ0～1 cm）の水分含量は0.08 kg kg－1であり，

本実験の結果からも交換態マンガン，コバルトの増加に

土壌乾燥が影響していたことが支持される。つくば圃場

で乾燥の効果が低かった理由の一つとして谷和原圃場に

比べ晴天後の水分含量が高かったことが考えられる（図

23および24）。本実験結果および圃場での結果，共に交

換態マンガン，コバルトは類似の挙動をしていたことか

ら，第一節で明らかになったように土壌乾燥によってマ

ンガン酸化物が溶解し，マンガンおよびマンガン酸化物

に吸蔵されていた重金属が溶出するとの現象が，圃場で

の乾燥でも生じていることが明らかとなった。

一方，抽出液中の溶存炭素（DOC）は土壌水分含量

0.17 kg kg －1以下で乾燥程度が強くなるにつれて増加す

る傾向が認められた（図26）。この増加を始めた時の水

分ポテンシャル（-2.6MPa≒pF4.4）は（図27），鳥山ら

（1988）が報告した土壌窒素に関する乾土効果が生じは

じめる pFにほぼ相当する値となった。鳥山らは乾燥に

よる土壌窒素増加の供給源の一つとして，微生物遺体を

推定した。また，STONE（1987）は微生物代謝産物中に

検出される有機酸は合成マンガン酸化物を溶解すること

を示した。これらの報告を考慮すると，土壌乾燥によっ

て増加した溶存炭素の一部は乾燥によって死滅した微生

物の遺体によるもので，還元反応又はキレート作用によ
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図25 谷和原圃場より採取した土壌カラムにおける深さ別交換性Mn,
Co, Cu含量および含水比の変化 (暗所で８日間放置)
○‐初期　●‐8日後



って土壌マンガン酸化物の溶解に寄与したと考えられ

る。

一方，交換態銅含量は土壌乾燥との関係において明瞭

な傾向は認められなかった（図26および図27）。銅は他

の金属に比べて有機物との錯体形成能が高い。例えば，

金属イオンが配位子と結合するときの生成定数に関する

規則性を表す Irving-Williams安定度定数系列はフルボ酸

の場合，銅＞亜鉛＞コバルト＞マンガンの順となり，銅

が最も高い（STEVENSON，1991）。前節で記載したよう

に，銅はマンガン酸化物吸蔵態に比べて有機物結合態が

顕著に多く，土壌中では主に腐植と錯体を形成して存在

していることが示された。従って，土壌乾燥に伴い交換

態銅が増加しなかった原因として，マンガン酸化物吸蔵

態画分が少なかったためか，またはマンガンの溶出に伴

いマンガン酸化物に吸蔵されている銅が溶出しても腐植

酸と錯体を形成し，不溶態となった可能性が考えられ

る。

５）土壌におけるマンガンとコバルトの動態におよぼ

す乾燥の効果

土壌乾燥によって増加した交換態マンガンおよび交換

態コバルトの多くは土壌の負荷電部位に吸着すると予想

される。そして，土壌が再び湿潤状態となると，土壌溶

液中のマンガンおよびこれと平衡状態にある土壌に吸着

したマンガンは，酸素（ROSSら，1981）または微生物

（WADAら，1978）によって再酸化されマンガン酸化物

となり，同時にコバルトはマンガンと共沈してマンガン

酸化物に吸蔵されると考えられる。このことが降雨後の

交換態マンガンおよび交換態コバルトが減少した理由の

一つであろう。しかし，乾燥によって増加した交換態マ

ンガンおよび交換態コバルトの一部は下層へ浸透すると

予想される。これまでに圃場における厳しい土壌乾燥が

植物によるマンガン吸収を促進することが報告されてい

る。SIMANら（1974）は東南部オーストラリアでの乾期

においてアルファルファのマンガン過剰症を報告した。

MORGHAN（1985）によれば，ポット試験において風乾

土を用いると未風乾土での結果に比べ亜麻はより多くの

マンガンを集積した。また，高知県安芸市の転換畑にお

けるハウス栽培ではナスのマンガン過剰症が頻発し，主

な原因は排水不良や土壌の酸性化であるが，これらでは

説明できない事例があり，最表層に集積した水溶性マン

ガンが影響していると推察した報告もある（岡林ら，

1992）。以上の結果は極端な乾燥条件下で得られたもの

であるが，一般的な圃場条件下で実施した本実験でも交

換態マンガンおよび交換態コバルトの増加が認められ

た。土壌乾燥によって増加した交換態マンガンおよび交

換態コバルトの一部は作物の吸収に寄与していると推察

され，圃場における土壌乾燥の程度または土壌水分ポテ

ンシャルとマンガンおよびコバルトの可給性との関係は

今後さらに明らかにする必要がある。

３　土壌乾燥に伴うマンガンの形態変化の反応機構

第一節では土壌の風乾処理にともなう水溶態，交換態，

酸可溶態のマンガンおよびコバルトの増加がマンガン酸

化物の溶解に由来することを明らかにし，第二節では圃

場レベルの土壌乾燥によって同様の現象が生じることを

示した。ここでは，風乾土の水抽出液に含まれるマンガ

ン酸化物溶解物質を分離し，物質レベルで風乾に伴うマ

ンガン酸化物溶解機構を検証した。また，このマンガン

酸化物溶解物質の起源について風乾と殺菌処理との関係
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図26 谷和原土壌における含水比と交換性Mn, Co, Cおよ
び溶存炭素(DOC)含量との関係 (密栓ビン中で7日間
保存後)
●‐Mn，▲‐Co，■‐Cu，○‐DOC

    

　　　　図27 谷和原土壌における土壌水分ポテンシャルと交換性
Mn, Co, Cuおよび溶存炭素(DOC)含量との関係 (密栓
ビン中で7日間保存後)
●‐Mn，▲‐Co，■‐Cu，○‐DOC
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から考察を行った。

1 材料および方法

１）供試土壌および合成マンガン酸化物

第二節で用いた茨城県谷和原村の農業研究センター内

の堆肥連用水田より採取し，新鮮な生土を孔径2 mmの

ふるいを通し，無処理土として供試した。同土壌の風乾

土の化学性は前記（表14）の通りである。

上記の無処理土を暗所 25℃で乾燥して風乾土壌とし

て用いた。また無処理土のクロロホル燻蒸処理（犬伏，

1992）およびオートクレーブ処理（120℃で20分間）を

行い，それぞれクロロホルム燻蒸処理土およびオートク

レーブ処理土として供試した。クロロホルム燻蒸処理土

壌およびオートクレーブ処理土壌はそれぞれの処理後直

ちに2）以降の実験に用いた。

合成マンガン酸化物はMCKENZIE（1970）の方法に従

って調製し，超純水で繰り返し洗浄し，透析チューブで

透析後，凍結乾燥した。得られたマンガン酸化物はX線

回折により，土壌中に一般的に存在するバーネサイト

（δ-MnO2）であることを確認した。

２）水抽出液のマンガン酸化物溶解能

250 mL容のねじ蓋付き遠沈管にそれぞれ乾土換算で

100 gの無処理土，風乾土，クロロホルム燻蒸処理土，

オートクレーブ処理土を秤り採り，風乾土に超純水100

mLを，その他の土壌には超純水50 mLを加えて30分間

振とうした。遠心分離後（12,000 rpm 30分），上澄みを

採取し，0.2 µmのメンブランフィルターでろ過した。以

上の操作は各処理土壌ともに2連で行い，得られたろ液

はそれぞれの処理ごとに合一とした後，ロータリーエバ

ポレーターで80mLに濃縮した。濃縮液5mLを30mL容

の遠沈管に入れ，pH 3,  4または5の1 mol L－1 酢酸/酢酸

アンモニウム緩衝液100 µLを添加した後10 mgの合成マ

ンガン酸化物を加え，24時間振とうした。振とう後，

ろ過を行いろ液中のマンガン濃度をフレーム原子吸光法

（島津製 AA-680）で測定した。また，供試したマンガン

酸化物の pHによる溶解性を，それぞれ 10 mgのマンガ

ン酸化物を5 mLの超純水中に分散させた懸濁液に1 mol

L－1酢酸/酢酸アンモニウム緩衝液（pH 3,  4および 5）

100 µLを混合し，24時間振とうした後，上記の方法で

ろ液中のマンガン量を測定することにより求めた。

３）土壌の水抽出液の分画および分画液のマンガン酸

化物溶解能の測定

2）で得られた抽出濃縮液を，定法により調整した疎

水性樹脂（アンバーライトXAD-4），陽イオン交換樹脂

（Dowex 50W X8, 50-100メッシュ, H＋型），陰イオン交換

樹脂（Dowex 1 X8, 50-100 メッシュ, Cl型）をそれぞれ

25 mLずつ充填したカラムに順次連続的に添加して，疎

水性・カチオン・アニオン・中性画分にそれぞれ分画し

た。操作手順は次のとおりである。水抽出濃縮液40 mL

を塩酸でpH 2.5に調整後，疎水性カラムに添加し超純水

で流下させた。流下した液を水酸化ナトリウム溶液で約

pH 6とした後，陽イオン交換樹脂および陰イオン交換樹

脂を直列に連結したものに付加して超純水で流下させ

た。疎水性樹脂および陽イオン交換樹脂から2mol L－1ア

ンモニア水で溶出したものをそれぞれ疎水性画分および

カチオン画分，陰イオン交換樹脂から1mol L－1塩酸で溶

出したものをアニオン画分，3種類のカラムに保持され

ずに通過したものを中性画分とした。それぞれの画分は

pH 6～7に調整後，ロータリーエバポレーターで濃縮し

最終的に40mL（pH5）に定容した。

水抽出分画液のマンガン酸化物溶解能の測定は次の様

に行った。1）で得られた水抽出分画液5mLにpH 3,  4ま

たは5の1 mol L－1 酢酸/酢酸アンモニウム緩衝液100 µL

を添加して混合後10 mgの合成マンガン酸化物（バーネ

サイト）を加え，24時間振とうした。振とう後ろ過を

行い，ろ液中のマンガン濃度をフレーム原子吸光法（島

津製 AA-680）で測定した。

４）土壌の水抽出液および分画液に含まれる還元糖の

測定

2）で得られた水抽出液および3）で得られた水抽出分

画液に含まれる糖の遊離還元基をSomogyi-Nelson法で

定量した（福井，1990）。すなわち，ねじ栓付きのガラ

ス試験管に試料1 mLとSomogyi液（和光純薬製）1 mL

を加えて栓を締め，沸騰湯浴中に 10分間保った。その

後，急冷してNelson液（和光純薬製）1 mLを加えて混

合し発色させた。25 mLに超純水で希釈して15分後660

nmの吸光度を測定した。グルコース溶液（0～ 200 µg

mL －1）を標準溶液として同様の操作を行って検量線を

作成し，これよりグルコース換算した試料中の還元糖の

値を求めた。また，2）で得られた水抽出液5 mLをマン

ガン酸化物100 mgと24時間反応後の反応液についても

上記と同様にして還元糖含量を測定し，また溶存炭素含

量をTOC分析機（島津製 TOC-5000）で分析した。
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５）各種中性糖のマンガン酸化物溶解能の測定

30mL容の遠沈管に10, 50, 100, 500, 1000mg L－1のグル

コース，ガラクトース，マンノース，アラビトースまた

はサッカロース溶液 5 mLを加えた。各濃度の各種糖液

に 1 M酢酸／酢酸アンモニウム緩衝液（pH 4または 5）

100 µLを加えて混合後，10 mgのバーネサイトを添加し

た。24時間振とうしてろ過後，ろ液中のマンガン量を

フレーム原子吸光法で，還元糖含量を上記のSomogyi-

Nelson法で測定した。

６）クロロホルム燻蒸処理土壌からの水抽出液の土壌

マンガン溶解能

250 mL容のねじ蓋付き遠沈管にそれぞれ乾土換算で

50 gの無処理土およびクロロホルム燻蒸処理土を秤り採

り，超純水 25 mLを加えて 30分間振とうした。遠心分

離後（12,000 rpm 30分），上澄みを採取し，0.2 µmのメ

ンブランフィルターでろ過した。以上の操作は各処理土

壌ともに2連で行い，得られたろ液はそれぞれの処理ご

とに合一とした後，ロータリーエバポレーターで25 mL

に濃縮した。濃縮液中のマンガン量をフレーム原子吸光

法（島津製 AA-680）で測定した。

2 mmの篩を通した無処理土4.5 g（乾土3 g相当）をペ

トリ皿の中央にピラミッド状になるように集めた後，各

ペトリ皿に各種割合の超純水と上記の水抽出濃縮液の混

合液（抽出液mL：超純水mL＝0 : 1.25, 0.4 : 0.85, 0.8 :

0.45, 1.25 : 0）をピラミッドの上方からなるべく均一に

なるように添加した。これらのペトリ皿を 25℃暗所で

14日間放置して風乾後，土壌の交換態マンガンを次の

ように測定した。各処理土を遠沈管に移して1mol L－1の

酢酸アンモニウム溶液15 mLを添加し，1時間振とう後

遠心して抽出液を得た。

抽出液を0.2µmのメンブランフィルターでろ過し，ろ

液中のマンガン量をフレーム原子吸光法（島津製 AA-

680）で測定した。この値から添加した濃縮液中のマン

ガン量を差し引き，交換態マンガン含量とした。

2 結果および考察

１）水抽出液のマンガン酸化物溶解能

クロロホルム燻蒸処理土，オートクレーブ処理土，風

乾土，無処理土から得られた水抽出液中のマンガン濃度

は表 15のようにオートクレーブ処理＞＞クロロホルム

燻蒸処理≒風乾処理＞＞無処理となり，各処理ともに無

処理土に比べ高い値を示した。一方，無処理土以外の処

理土からの水抽出液とマンガン酸化物を反応させると反

応液中のマンガン濃度の上昇，すなわちマンガン酸化物

の溶解が認められた（表16）。第二節において土壌水分

含量の低下にともない水溶性炭素，交換態マンガンおよ

び交換態コバルトが類似に増加する傾向を示した。本実

験ではクロロホルム燻蒸処理・オートクレーブ処理のよ

うな殺菌処理によって水溶性マンガンの増加が認めら

れ，更にクロロホルム燻蒸処理・オートクレーブ処理お

よび風乾土からの水抽出液がマンガン酸化物を溶解した

ことから，土壌乾燥処理を含む殺菌処理によって増加し

た水溶性炭素，－微生物遺体由来と推定される－，が酸

化物の溶解に対して関係していることが強く示唆され

る。

各処理間のマンガン酸化物溶解反応の比較ではクロロ

ホルム燻蒸処理＞オートクレーブ処理＞風乾処理＞無処

理の順に反応液中のマンガン濃度が増加した（表 16）。

各処理ともにpHの低下に伴い溶出量の増加傾向が認め

られた。特にオートクレーブ処理および風乾処理では

pH 5からpH 3に低下させた時の増加率がそれぞれ約39

倍，約287倍とクロロホルム燻蒸処理の約 6倍に比べ顕

著に高く，マンガン酸化物溶解の反応機構がクロロホル

ム燻蒸処理と，オートクレーブ処理および風乾処理では

異なることが示唆される。

また，pH 5ではオートクレーブ処理および風乾処理で

は反応液中のマンガン濃度は抽出液中の濃度（表 15）

より低下しており，溶液中のマンガンはマンガン酸化物

に吸着または吸蔵されたと考えられる。
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(mg Mn L )-1

クロロホルム薫蒸処理土� 3.9

オートクレーブ処理土� 25.8

風乾処理土� 3.3

無処理土� 0.5

�

表15 水抽出液のマンガン濃度

(mg Mn L )-1

反応pH pH3 pH4 pH5

クロロホルム薫蒸処理土� 150.0 90 28.5

オートクレーブ処理土� 70.0 29.3 1.8

風乾処理土� 28.7 9.0  0.1

無処理土� 0.4 0.1  0.0

表16 各処理土壌の水抽出液によるマンガン酸化物溶解能
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２）土壌の水抽出液の分画および分画液のマンガン酸

化物溶解能の測定

無処理土，風乾土，クロロホルム燻蒸処理土，オート

クレーブ処理土の水抽出液を疎水性，カチオン，アニオ

ン，中性の4画分に分離し，それぞれの画分液によるマ

ンガン酸化物の溶解能を測定した。結果を画分別にみる

とオートクレーブ処理を除き中性画分の溶解能が他の画

分に比べ顕著に高く，オートクレーブ処理ではアニオン

画分および中性画分で高い値を示した（表17～20）。土

壌処理別ではクロロホルム燻蒸処理が最も高いマンガン

酸化物溶解能を示し，水抽出液による溶解能（表 16）

と同様の結果になった。また，オートクレーブ処理の

pH 3を除いた各処理・各pHごとの全画分のマンガン酸

化物溶解量の総和は分画前の各抽出液によるマンガン酸

化物溶解量にほぼ相当した。また，風乾処理およびオー

トクレーブ処理のアニオン画分でマンガン酸化物溶解能

が認められるが，溶解能全量に対する割合は低かった。

本実験で行った分画では疎水性画分は腐植酸などの腐植

物質または蛋白などの高分子を，カチオン画分はアミノ

酸類を，アニオン画分は有機酸類を，中性画分は糖類を

主に含んでいると考えられる。従って，土壌からの水抽

出液中のマンガン酸化物溶解物質はおもに糖類である可

能性が高い。これまでに風乾土からの抽出液に認められ

る着色物質が還元物質であるとの推察はある（BARTLETT，

1986）が実験的には明らかとされてない。本実験でも風

乾処理・クロロホルム燻蒸処理およびオートクレーブ処

理で薄黄色～薄褐色の着色が認められたが，この着色は

疎水性カラムを通過させるとほぼ完全に除去された。風

乾処理およびクロロホルム処理土の抽出液の疎水性画分

にはマンガン酸化物溶解能が認められたが，中性画分に

比べれば顕著に低く（表 17, 19），風乾処理およびクロ

ロホルム処理土の抽出液中に含まれる着色物質はマンガ

ン酸化物溶解の主因ではない。上述のように，これらの

処理におけるマンガン酸化物を溶解する主要な画分は中

性画分で無色透明であった。

pHの点から溶解能をみるとpHを低下させると各処理

とも溶解能が高まる傾向が認められた。しかし，各処理

間でpHの低下によるマンガン酸化物溶解量の増加率は

異なり風乾処理およびオートクレーブ処理では pH 5→

pH 4の時にマンガン酸化物溶解能の増加率は最も大きく

なった。pHを低下させたときのマンガン酸化物溶解能

の変化は前節の結果と同様であり，処理によってマンガ

ン酸化物溶解のメカニズムが異なると考えられる。

３）水抽出液および水抽出分画液の還元糖含量

無処理土，風乾土，クロロホルム燻蒸処理土，オート

クレーブ処理土からの水抽出濃縮液に含まれる還元糖を

Somogyi-Nelson法で測定しグルコース換算値で表示した

結果を表 21に示す。処理の違いでみた場合，クロロホ

ルム燻蒸土の還元糖含量は他の処理と比較して顕著に高

い値を示し，クロロホルム＞＞オートクレーブ≒風乾土

の順となった。無処理では還元糖は検出されなかった。

画分別にみるとSomogiy-Nelson法による還元糖は各処

理ともに中性画分でのみ検出され，中性画分に糖類が含

まれるとの前述の推定が支持された。

これまでにも土壌の風乾処理（村山，1984），クロロ
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表17 クロロホルム燻蒸処理土抽出液の各分画液によるマ
ンガン酸化物溶解能

表18 オートクレーブ処理土抽出液の各分画液によるマン
ガン酸化物溶解能

表19 風乾処理土抽出液の各分画液によるマンガン酸化物
溶解能

表20 無処理土抽出液の各分画液によるマンガン酸化物溶
解能

反応pH pH3 pH4 pH5 初期濃度�

疎水性画分� 4.5 0.3 nd nd
カチオン画分� nd nd 0.1 nd
アニオン画分� 15.5 1.7 0.1 0.1

中性画分� 178.0 96.3 30.8 nd

(mg Mn L )-1



反応pH pH3 pH4 pH5 初期濃度�

疎水性画分� nd nd 0.1 0.1

カチオン画分� nd nd nd nd
アニオン画分� 40.8 5.3 0.2 0.2

中性画分� 49.0 20.0 0.1 0.2

(mg Mn L )-1



反応pH pH3 pH4 pH5 初期濃度�

疎水性画分� 3.3 0.3 nd nd
カチオン画分� 0.4 nd nd nd
アニオン画分� 6.6 3.0 0.1 0.1

中性画分� 27.0 9.6 nd 0.1

(mg Mn L )-1



反応pH pH3 pH4 pH5 初期濃度�

疎水性画分� nd nd nd nd
カチオン画分� nd nd nd nd
アニオン画分� nd nd nd nd
中性画分� 0.4 0.1 nd nd

(mg Mn L )-1





ホルム燻蒸処理（菅家，1987）およびオートクレーブ処

理（菅家，1987）による水溶性糖類の増加が報告されて

いるが，既存の報告ではオートクレーブ処理による増加

が他の処理に比べて著しく高く（菅家，1987），本研究

の結果とは異なる。これらの報告では水抽出液中の糖類

を加水分解し単糖として定量しているため，測定値は水

溶性糖類全量を表す。これに対して本実験で採用した

Somogyi-Nelson法は糖の還元基（アルデヒド基・ケトン

基）によるCu2＋→CuOの還元反応を利用して還元糖を

定量している（島原，1991）。還元基は単糖の他，オリ

ゴ糖などの還元末端にも存在するが多糖類では全糖量に

対する還元基量の割合は低くなる。従って，本研究と上

記の報告との相違はオートクレーブ処理において他の処

理に比べ多糖類として存在している糖の割合が高いこと

に起因すると考えられる。

マンガン酸化物による酸化反応は温度依存性があるこ

とが報告されている（AMARCHERら，1982）。表 15に示

したようにオートクレーブ処理の水抽出液中におけるマ

ンガン濃度が顕著に高いのはマンガン酸化物による還元

糖の酸化反応が高温のため速やかに進行し，マンガンが

溶出した可能性が考えられる。上述のようにクロロホル

ム処理に比べオートクレーブ処理で還元糖が低い値を示

すのも酸化反応によって還元糖が消費されたためと推察

される。

各処理土壌の水抽出液をマンガン酸化物に添加して反

応 24時間後の還元糖残存率は大きく低下し，クロロホ

ルム燻蒸処理では約 10％，無処理，風乾処理およびオ

ートクレーブ処理では還元糖は検出されず，残存率0％

となった（表22）。この時，溶存炭素の残存率は各処理

ともに約80％となり，この時の還元糖残存率約0～3％

に比べて顕著に高い。従って，マンガン酸化物との反応

による還元糖含量の減少はマンガン酸化物への吸着では

なく還元糖の還元基であるアルデヒド基の減少に帰因す

る。還元糖のアルデヒド基とケトン基は過マンガン酸カ

リウムによって酸化されてカルボキシル基になることが

知られている（中島，1981）。マンガン酸化物は同様の反

応で還元糖のアルデヒド基とケトン基を酸化して自らは

還元され，Mn2＋として溶液中に溶出したと推察される。

一方，風乾処理によって増加した糖の由来として，黒

泥土壌を使用した場合，シャーレに薄く広げた急速乾燥

において5℃と30℃の水溶性糖の増加はほぼ等しかった

ことから，菅家（1984）は死滅した土壌生物からの供給

は少なく，脱水による物理化学的作用が大きいと推定し

た。また弘法ら（1970）は，土壌の風乾処理によってグ

ルコースなどの糖類が増加し，風乾期間が長くなるにつ

れて糖類およびアンモニアが次第に増加することを明ら

かにした。そして，元来，水溶性であるべき有機物を，

水で速やかに抽出されない状態で保持している機構が生

物遺体および土壌集合体中に存在している可能性がある

と考察している。しかし，クロロホルム燻蒸処理やオー

トクレーブ処理のような殺菌処理によって糖が増加した

こと，そして風乾によって微生物数は顕著に低下すると

の報告（田中，1974）を考慮すると，これら処理によっ

て死滅した微生物遺体が糖の主要な起源であると考えら

れる。

４）各種中性糖によるマンガン酸化物の溶解および遊

離還元基量の変化

グルコース，マンノース，アラビノース，ガラクトー

ス，サッカロース溶液のマンガン酸化物溶解能の結果を

図28に示す。グルコース，マンノース，アラビノース，

ガラクトースは各種の土壌を加水分解処理したときに一
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表21 各種土壌の抽出液および各分画液中の還元糖含量

 (グルコース換算値, mg L-1)

クロロホルム燻蒸処理土� オートクレーブ処理土� 風乾処理土� 無処理土�

 原液� 324.6 15.6 14.7  nd
 疎水性画分� 1.6  3.9 0.2  nd
 カチオン画分� 4.8  2.7 0.2  nd
 アニオン画分� 0.5  0.9 nd  nd
 中性画分� 317.8 14.9 12.7  nd

表22 マンガン酸化物(バーネサイト)との反応後における
各処理土壌の水抽出濃縮液中の還元糖および溶存炭
素残存率(%)

処理� 還元糖� 溶存炭素�

  クロロホルム燻蒸� 6.6 85.3

  オートクレーブ� nd 81.0

  風�乾� nd 80.0
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般的に検出される糖である（MURAYAMA，1980）。サッ

カロースはグルコースのヘミアセタールOHとフルクト

ースのヘミケタールOHが結合している二糖類で遊離状

態のアルデヒド基が存在しない非還元糖である。各糖と

もに 10 mg L－1ではマンガンの溶出が認められないが，

グルコース，マンノース，アラビノース，ガラクトース

では 50 mg L－1以上でマンガンの溶出が認められ，糖濃

度が高くなるにつれてマンガン濃度が上昇した。一方，

各種糖の還元糖含量をマンガン酸化物との反応前後で比

較してみると，反応後にはサッカロースを除いた全ての

還元糖で還元糖含量は大きく減少していた（図29）。具

ら（2000）はパルプ漂白に使用されるマンガン酸化物の

還元機構について検討を行い，パルプヘミセルロースと

セルロースがマンガンの還元に影響していると推定し

た。また，モデル物質としてグルコースを用いてマンガ

ン（III，IV）と反応させると，反応後のグルコース残存

量が低下することを報告している。これらの事を考慮す

るとマンガン酸化物は糖の遊離のアルデヒド基およびケ

トン基の酸化反応と共役して還元溶解していると推察さ

れる。

一方，遊離のアルデヒド基を持たないサッカロースで

もpH 4の場合，濃度500 mg L－1以上でマンガン酸化物の

溶解が認められた。これには以下の二つの解釈が考えら

れる。第一にサッカロースの一部が加水分解され部分的

に還元基が生じ，マンガン酸化物を溶解したと考えられ

る。第二としてはグルコースのみならずサッカロースな

どオリゴ糖および多糖類にも含まれる第一アルコール

（-CH2OH）の酸化反応である。糖の第一アルコールは過

マンガン酸カリウムやクロム酸に酸化されてアルデヒド

基となり更に酸化が進んでカルボン酸となる（図 30）。

マンガン酸化物も同様の反応でサッカロースを酸化し，

自らは還元されてMn2＋として溶出した可能性がある。

還元糖含量がクロロホルム燻蒸処理に比べて低かったオ

ートクレーブ処理，風乾処理でもこの第一アルコールに

よるマンガン酸化物の還元反応がマンガンの溶出に寄与

した可能性が考えられる。糖の第一アルコールは還元糖

のアルデヒド基・ケトン基に比べれば弱い還元基なので

アルデヒド基およびケトン基とマンガン酸化物の反応後

に反応が進むと考えられる。風乾処理およびオートクレ

ーブ処理のアニオン画分液で認められたマンガンの溶出

（表18，19）は，還元糖のアルデヒド基が酸化して生成

したアルドン酸の第一アルコールによるマンガン酸化物

溶解の可能性も示唆される。

５）クロロホルム燻蒸処理土壌からの水抽出液の土壌

マンガン酸化物溶解能

図 31にクロロホルム燻蒸処理土からの水抽出液を無

処理土に添加して風乾後の交換態マンガン濃度の結果を

示す。水抽出液の添加量の増加に伴い交換態マンガン濃

度，すなわちマンガンの溶出量は上昇した。一方，上記

1）～4）の結果よりクロロホルム燻蒸土の水抽出液には

還元糖が含まれており，これが合成マンガン酸化物を溶

解することが明らかとなった。従って，合成マンガン酸

化物と同様に土壌中のマンガン酸化物が上記の抽出液に
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図28 各種中性糖によるマンガン酸化物の溶解(反応24時間)
□；グルコース ■；マンノース △；アラビノース
▲；ガラクトース　○；サッカロース

 

�



よって溶解し，交換態マンガン濃度が高くなったと推察

される。

第二節に記載したように風乾によって微生物数は顕著

に低下する事が報告されている（田中，1974）。クロロ

ホルム燻蒸処理は殺菌処理でありその水抽出液中に含ま

れる微生物遺体由来の還元糖は風乾処理によっても生成

すると予想される。

以上，1）～5）の結果より，風乾処理という酸化条件

になるにもかかわらず交換態マンガンが増大するとの現

象は土壌乾燥によって死滅した土壌微生物遺体由来の糖

類特に還元糖によるマンガン酸化物の還元溶解が大きな

要因であると判断した。このマンガンの溶出が風乾およ

び殺菌処理にともなうマンガン過剰症に大きく関与して

いると考えられる。

要　約

１）3種類の土壌を用いて風乾処理にともなうマンガン，

コバルト，銅，亜鉛の存在形態の変化を選択溶解によ

って検討した。マンガンおよびコバルトでは風乾によ

って水溶態，交換態および酸可溶態が増加し，同時に

これら画分の増加総量にほぼ相当する量のマンガン酸

化物吸蔵態画分の減少が認められた。亜鉛も交換態画

分が有意に増加したが，マンガン酸化物の減少との量

的な関係は明らかではなかった。銅は有意な変化は認

められなかった。有機物結合態，鉄酸化物吸蔵態，残

さでは各元素ともに風乾処理による大きな変化は認め

られなかった。以上の結果より，風乾にともなうマン

ガン酸化物の溶解およびマンガン酸化物に吸蔵されて
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図29 マンガン酸化物との反応に伴う還元糖含量の変化
(反応24時間)
□；グルコース ■；マンノース △；アラビノース
▲；ガラクトース　○；サッカロース

 

図30 グルコースの酸化反応

図31 各処理土からの水抽出濃縮液の添加量と交換態マン
ガン量との関係
（抽出液を添加後，25℃，14日間放置後に測定）
●‐無処理土，○‐クロロホルム燻蒸処理土
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いたコバルト等の重金属の溶出が示唆された。

２）土壌乾燥にともなう交換態マンガンおよび交換態コ

バルトの増加は環境中での自然乾燥によっても土壌最

表層で観察された。土壌乾燥が進むにつれて水溶性炭

素の増加が認められ，水抽出液中には合成マンガン酸

化物に対する溶解能力を示す物質の存在が認められ

た。

３）この溶解能は主に中性画分に存在し，糖類がマンガ

ン酸化物の溶解に関与することが示唆された。中性画

分には還元糖が検出され，グルコース等の還元糖のモ

デル物質は合成マンガン酸化物を溶解した。中性画分

およびグルコースともにマンガン酸化物と反応後，還

元糖含量が顕著に減少したことから還元糖のアルデヒ

ド基がマンガン酸化物を還元溶解したと推察した。

４）以上の現象は殺菌処理土の水抽出液にも観察された

ことから，風乾および殺菌処理によって死滅した微生

物由来の還元糖を含む糖類が土壌マンガン酸化物を還

元溶解したため交換態マンガンが増加したと判断し

た。このマンガンの溶出が風乾および殺菌処理にとも

なう作物のマンガン過剰症の原因であると推察した。

% 総合考察

本論文では第2～4章で述べたように土壌におけるマ

ンガンの働きをマンガン酸化物のもつ触媒的酸化能と微

量要素の可給性を支配する働きの大きく2つに分けて論

じてきた。本論文で報告した土壌中におけるマンガンの

機能・動態をイメージ化すると図 32のようになる。マ

ンガン酸化物はクロムなどの重金属またはフェノール化

合物・糖などの有機物の酸化反応と共役して自らは還元

されMn2＋となる。還元されたMn2＋は土壌に吸着され，

pHが高ければ水酸化物として沈殿し，その後空気によ

って酸化され，あるいは水酸化物として沈殿しなくても

微生物によって酸化されてマンガン酸化物にもどる。従

って，マンガン酸化物による酸化能は広義の触媒的機能

といえよう。また還元されたMn2＋およびマンガン酸化

物の溶解にともなって溶出された，マンガン酸化物吸蔵

態であった重金属の一部は作物に吸収利用されると考え

られる。

ここでは各章において十分には触れなかった点につい

て補足しつつ，全体を通した総括的な議論を行い，さら

に今後の展望の可能性および問題点について述べる。

1 土壌の持つ酸化能とマンガン酸化物との関係につ

いて

第Ⅱ章において土壌のマンガン酸化物の酸化能を評価

する手法としてクロム酸化法の検討を行った。まず本法

の持つ利点と限界について触れたい。本法は種類の異な

る土壌間での酸化能を評価する場合には有効である。し

かし，一方では，本法は見かけの土壌酸化能を評価して

いる欠点も有することになる。すなわち，土壌には

Cr(VI)の還元能力もあり（BARTLETT，1986），クロム酸

化法は土壌のマンガン酸化物による酸化反応と，それと

は逆方向の生成したCr(VI)の還元反応が相互に作用した

結果認められる見かけの土壌酸化能を評価していること

になる。例えば，土壌にマンガン酸化物資材を加えて土

壌酸化能を高めようとした場合，マンガン酸化物の添加

によって増加する土壌酸化能を予測するためには土壌の

還元能の定量化も必要となる。BARTLETT（1988）は土

壌の還元能の評価法として，Cr(VI)を土壌に添加した際
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図32 土壌におけるマンガンの機能と動態



のCr(III)の生成量を測定することを提案している。しか

し，この方法でも見かけの還元能を評価していることに

なり，正味の還元能を評価することは困難である。

従って，土壌マンガン酸化物による酸化反応，－例え

ばCr(III)の酸化反応－，の収支を化学量論に基づいて定

量的に評価するためには，クロム酸化法では不十分であ

り，酸化反応の前後におけるMn 2＋の溶出量および

Cr(VI)の生成量の他にマンガン酸化物の酸化状態の量的

な把握が必要である。一方，X線光電子分光法（XPS）

やX線吸収広域微細構造（EXAFS）のような手法によ

ってマンガン酸化物の酸化状態が直接測定されつつあ

る。クロムおよびフェノール酸との酸化反応の前後にお

けるマンガン酸化物の酸化状態が定量的に評価できれ

ば，化学量論に基づいた詳細な解析が可能になると期待

される。

また，本研究では黒ボク土の酸化能は他の土壌と比較

して特異的に低いことが明らかになった。この原因とし

て，①土壌有機物による還元作用，②土壌マンガン酸化

物の酸化状態が低レベル，③アルミニウムまたは鉄酸化

物による土壌マンガン酸化物の被覆，を考察したが明確

な解答は得られていない。上記のXPSやEXAFSを用い

ることで，黒ボク土のマンガン酸化物の存在状態が解明

されることが期待される。

2 マンガン酸化物の触媒的機能について

まずここではマンガン酸化物の触媒「的」機能と一般

的な「触媒」との違いについて検討を加えておく。久保

ら（1987b）によれば，「触媒」とは熱力学的にみて化学

反応の進行が可能である物質系に，比較的少量を添加し

て反応を促進させ，あるいはいくつかの可能な反応のう

ちで特定のものを選択的に進行させる物質をいい，その

作用を「触媒」作用という。添加した触媒の量は反応の

前後で変わらないことが多い。本研究のⅡ章で述べたマ

ンガン酸化物のフェノール酸に対する反応は酸化反応で

あり，反応に伴い自らは還元されてMn2＋となるため厳

密には触媒とは言い難い。しかし，土壌とフェノール酸

との反応で認められたように還元溶出したMn2＋は土壌

に吸着・保持されて空気または微生物によって再酸化さ

れる。この点で土壌を一つの系とみれば，上記のマンガ

ン酸化物の働きは触媒「的」作用と考えられる。

黒ボク土などの腐植の生成に粘土鉱物の触媒作用が寄

与しているとの説があるが（SHINDO，1992a；大塚ら，

1994；本間ら，1997），上記の観点からAl2O3などの触媒

作用とマンガン酸化物などの触媒「的」作用は区別して

議論する必要がある。後者においては溶出したMn2＋が

マンガン酸化物に再酸化される過程が反応全体の律速段

階となる可能性があるためである。従って，室内のモデ

ル実験において加熱した状態で火山灰の触媒的作用を測

定し，アレニウス式より活性化エネルギーを求めて，常

温における黒ボク土中の腐植の生成期間の推定を試みて

いる報告があるが（大塚ら，1994），マンガン酸化物の

作用に関して言えば常温における反応には微生物の再酸

化速度を考慮する必要があると推察される。本研究にお

いても土壌マンガン酸化物の作用としてはマンガン酸化

物→Mn2＋の反応の方向しか考慮しておらず，今後は

Mn2＋の再酸化速度を考慮する必要があろう。

3 乾燥および殺菌処理に伴う土壌マンガン酸化物の

酸化能の低下と形態変化の関係

第三章で記載したように，土壌の風乾処理にともなう

クロム酸化法で評価した土壌酸化能の低下，およびマン

ガン酸化物に酸化されやすいフェルラ酸，バニリン酸の

残存率の上昇（フェノール酸に対する酸化反応の低下）

が観察された。第四章では風乾処理による水溶性，交換

態，酸可溶性マンガンの増加を示し，この現象は土壌乾

燥に伴って増加した糖類がマンガン酸化物を溶解したこ

とが原因であると考察した。また，土壌乾燥にともなう

マンガン過剰症の発症例があり，土壌消毒によるマンガ

ン過剰症についてもしばしば報告されている。本研究で

も土壌の殺菌処理，すなわちクロロホルム燻蒸処理土お

よびオートクレーブ処理土の水抽出液のマンガン濃度は

顕著に増加した。

以上の現象には本質的に共通の要因，すなわち微生物

の殺菌，が大きく関与していると考えられる。土壌乾燥

または土壌消毒によって殺菌された微生物由来の糖がマ

ンガン酸化物を溶解してマンガンを溶出させ，これら処

理によるマンガン過剰症を引き起こしていると考えられ

る。そして，マンガン酸化物は糖による還元反応によっ

てその酸化状態が低下し，クロム酸化法による酸化能が

低下したのであろう。特に風乾土の水分含量は未風乾土

と比較すると極端に低いため，水で抽出されてくる糖類

が風乾土中の水分に溶解していると仮定するとその濃度

は極端に高くなる。例えば，第四章では風乾土からの水

抽出液を乾土40 gあたり80 mLとしているが，これを風

乾土の土壌水分含量 0.05 kg kg－1乾土に換算してみると

今回の実験での濃度に比べ約 40倍の高濃度となる。風

乾土に含まれる水の水分状態は一般的なバルクの水とは

異なると考えられ（加藤，1989），風乾土の水がどのよ
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うな存在状態にあるかは検討の余地がある。しかし，風

乾土の状態で土壌を放置すると交換態マンガン含量が増

加するとの報告があり（内山ら，1997），風乾状態の水

は少なくとも酸化還元反応に必要な電子移動の媒体とな

り得ると考えられる。従って風乾土に含まれる高濃度の

糖類は土壌マンガン酸化物を徐々に還元して，マンガン

を溶出すると推察される。

また，形態別の分析で興味深いのは酸可溶態画分の増

加である。交換態画分はMn2＋になっていると考えられ

るが，酸可溶態画分の増加は土壌マンガン酸化物の酸化

状態の変化または乾燥によって溶出してきたマンガンが

土壌マンガン酸化物表面に再吸着していることを示唆す

る。SCHULZEら（1995）はXANESによって乾燥前後の

土壌マンガン酸化物の酸化状態を測定し，乾燥にともな

って土壌マンガン酸化物の酸化状態が低下することを報

告している。本研究でも還元糖とバーネサイトとの反応

において，還元糖濃度 10 mg L－1ではマンガン酸化物と

反応して還元糖濃度が減少するがマンガンの溶出が認め

られなかった。これは還元糖はマンガン酸化物と反応し

ているが反応して還元されたマンガンはマンガン酸化物

表面に吸着しているか，またはマンガン酸化物内部に留

まっていることを示唆し，これらは酸可溶態画分に寄与

してくると推察される。本研究ではマンガン酸化物の還

元反応（量）と還元糖の酸化反応（量）との関係につい

て定性的解析を行ったが，化学量論的に定量解析を行う

ためには交換態画分のみでなく上記の酸可溶態画分を考

慮に入れる必要があると考えられる。

4 今後の展望

ここでは土壌の酸化能，土壌乾燥による重金属の形態

変化，中性糖と土壌マンガン酸化物の反応の3点に関し

て今後の展望を検討する。

土壌の酸化能に関しては，土壌中におけるマンガン酸

化物による農薬の非生物的な酸化重合・酸化分解の作用

の解明があげられる。本研究では土壌酸化能とフェノー

ル酸の反応について解析を行ったが，マンガン酸化物の

酸化反応としてはアトラジン（CHENEYら，1998），ジク

ロロフェノール類（PIZZIGALLOら，1995）などの農薬と

の反応が報告されている。これらの報告は合成マンガン

酸化物によるモデル的研究であり，実際の土壌を用いた

研究はLEHMANNら（1987）等があるが，数少ない。本

研究で用いたクロム酸化法はこれら農薬の土壌中におけ

る酸化反応を解析する上で大きく寄与し，これまで研究

の少ない土壌における農薬の触媒的重合作用に関する研

究の進展が期待できる。

一方，近年，農薬や有機塩素系化合物による土壌汚染

が進み，微生物を使用した浄化技術（バイオリメディエ

ーション）の開発が盛んに行われている。無機化合物を

利用した研究もあり，これまでに微細な鉄粉を土壌に注

入し，トリクロロエチレンを分解する技術が開発されて

いるが（前田ら，2000），今後は農薬などに対するマン

ガン酸化物の触媒的機能を利用した土壌浄化技術の開発

が期待される。この開発のためには酸化反応の最適条件

の検討，マンガン酸化物の酸化活性の維持（マンガン酸

化菌の利用など），反応生成物の毒性評価等の問題点が

あるがマンガン酸化物の利用方法の一つとして今後の発

展が期待される。

また，土壌有機物を二酸化炭素のシンクとして考えた

場合，腐植の集積の促進は大気中の二酸化炭素濃度の上

昇を抑制すると考えられる。本研究で示したように，マ

ンガン酸化物はフェノール化合物などを重合する作用を

持ち，腐植の生成に関与する。この反応を利用した，腐

植生成の促進技術の開発も今後の可能性としてあげられ

よう。

一方，土壌乾燥による重金属の形態変化，すなわち水

溶態，交換態重金属含量の増加という現象はマンガン酸

化物の関与の有無に関わらず，重金属分析において大き

な問題となると考えられる。近年，分析機器の進歩によ

り，これまで測定が困難であった水溶態または交換態の

重金属の測定が行われつつある。土壌乾燥による水溶態

や交換態の重金属含量の増加はマンガン酸化物の関与の

有無に関わらず，作物の生育・吸収量との関係の解析，

土壌の環境基準の策定等において今後大きな問題となろ

う。本研究で示したように土壌・元素種間で土壌乾燥の

影響が異なるため，土壌特性に応じた適切な調製と保存

条件の確立が望まれる。また，マンガン酸化物が重金属

を収着する性質を利用して，海水中の微量金属（リチウ

ム）の回収，汚染土壌の修復等の検討がなされている。

今後は環境修復方法の一つとして，マンガン酸化物資材

の利用に関する研究の進展が期待される。

中性糖と土壌マンガン酸化物の反応に関していえば，

その反応生成物の形態および微生物による分解性がどの

ようなものであるか興味深い。土壌乾燥後の湿潤に伴う

二酸化炭素の放出が報告されている（瀬戸ら，1980）が，

反応生成物の微生物分解性が中性糖よりも低ければ二酸

化炭素の放出量に土壌中のマンガン酸化物が関与してい

る可能性もあろう。
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^ 総　　括

土壌におけるマンガン酸化物の酸化還元機能，－特に

クロムおよびフェノール酸に対する酸化反応－，および

土壌乾燥にともなうマンガンの形態変化およびその反応

機構について検討した。第Ⅰ～Ⅳ章を要約して総括とす

る。

1 マンガンは遷移金属で土壌中では主に三価または

四価の酸化物として存在するが，土壌溶液中では二価の

マンガンイオンとして存在する。酸化態であるマンガン

酸化物は酸化能をもち，他者を酸化し，自らは還元して

マンガンイオンとなる。この反応はフェノール酸および

農薬等の有機物の酸化，クロム・砒素等の重金属の酸化，

微量要素の可給性などに関わり，土壌肥沃度・環境保全

の観点から重要である。これらの酸化反応に関して，こ

れまでは合成マンガン酸化物を用いたモデル的研究が多

く行われてきたが，土壌中における解析は未だ不十分で

ある。

また，マンガンは作物にとって必須元素であるが，ナ

ス・キュウリ等では過剰症も認められている。マンガン

過剰症は一般的には土壌酸性または排水不良による還元

に起因するが，土壌乾燥に伴うマンガン過剰症という説

明不可能な現象があり，その発症の土壌化学的要因は明

らかとなっていない。

本研究の目的はマンガン酸化物に起因する土壌酸化能

の評価手法を検討し，この酸化能とフェノール酸の挙動

との関係を解明し，更に土壌乾燥にともなうマンガンの

化学形態の変化を解析し，その変化が生じるメカニズム

を解明することである。

2 土壌マンガン酸化物に起因する酸化能を評価する

ために，性質の異なる3種類の土壌（黒ボクA層土，黒

ボクB層土，暗赤色土）を用いて，土壌にCr(III)を添加

した際のCr(VI)生成量を指標として，土壌によるクロム

酸化の最適条件を検討した。酸化の際の共存陰イオン種

によってCr(VI)の生成量，挙動は異なった。リン酸イオ

ンではクロム酸化の阻害が認められ，これはマンガン酸

化物表面でリン酸が配位子交換反応で強く吸着したこと

によると推察した。硝酸イオンおよび酢酸イオンでは

Cr(VI)は残さ土に吸着されてしまうため，硫酸イオンが

共存イオンとして適当と判断した。また，初期pH 2.3～

5および添加Cr(III)濃度0.1～20 mmol L－1の範囲でクロ

ム酸化実験を行い，黒ボク土におけるクロム酸化の至適

pHおよび至適Cr(III)添加濃度は，それぞれpH 4.5およ

び 3 mmol L－1，であることを明らかにした。土壌への

Cr(III)の添加後，5～45分の範囲においてCr(VI)の生成

速度はそれぞれの土壌において一次反応速度式で表現さ

れた。この反応時間内におけるCr(III)濃度の変化は極少

ないため，反応速度は一定であると推定し，最適反応時

間として30分を採用した。

3 上記の最適クロム酸化条件（300 mmol L－1硫酸イ

オン+緩衝作用のため100 mmol L－1酢酸イオンを含む，

3mmol L－1 塩化クロム溶液（pH 4.5），振とう30分）に

おいて，各種試料のクロム酸化能を評価し，黒ボク土と

その他の土壌を対比させて検討した。黒ボク土およびそ

の他の土壌ともに，クロム酸化能と易還元性マンガンと

の間には相関が認められたが，黒ボク土および火山灰等

（風化軽石含む）の酸化能はその他の土壌に比べ特異的

に低い値となった。黒ボク土中のマンガン酸化物表面は

アルミニウムや鉄の水酸化物または酸化物で被覆され，

酸化能が抑制されている可能性が考えられる。以上より，

黒ボク土ではCr(VI)による環境汚染の危険性が低く，ま

た有機物に対する酸化作用は弱いと考えられる。

4 酸化されやすさの異なる 3種類のフェノール酸

（フェルラ酸＞バニリン酸＞＞パラヒドロキシ安息香酸）

および 32点の土壌を用い，クロム酸化法を各種土壌に

適用してマンガン酸化物による土壌酸化能を評価するこ

とにより，フェノール酸の吸着・酸化と土壌の化学的性

質（土壌型）との関係について検討した。黒ボク土では

クロム酸化法で測定した土壌酸化能は低い値を示し，土

壌に添加したフェノール酸残存率と土壌酸化能との間に

は有意な相関は認められなかった。フェノール酸残存率

は黒ボク土A（A層土）では炭素含量と，黒ボクB（B

層土）では酸性シュウ酸アンモニウム抽出の鉄（Feo）

と高い相関が得られ，それぞれ土壌有機物および非晶質

鉄鉱物への吸着が示唆された。黒ボク土におけるフェノ

ール酸の残存率には土壌マンガン酸化物による酸化より

も吸着が主に寄与すると考えられる。一方，その他の土

壌におけるフェルラ酸およびバニリン酸の残存率は土壌

酸化能と相関が認められ，土壌による酸化が主に寄与し

ていると推察される。以上の結果より，フェノール酸に

対して土壌は吸着型の黒ボク土と酸化型のその他土壌に

大別できることが示された。

以上のことはフェルラ酸残存率と溶存炭素残存率との

比較からも明らかとなった。すなわち，黒ボク土Aおよ

びBではこれらはほぼ等しい値を示したのに対し，その

他の土壌のうち高い土壌酸化能を示す土壌ではフェルラ

酸残存率は溶存炭素残存率より低い値となり，フェルラ
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酸の酸化反応による生成物が反応液中に生じていること

が示唆された。反応液のゲルろ過クロマトグラフィー分

析結果から，分子量の大きな酸化重合物と分子量の小さ

な分解産物の両者が生成していることが示唆された。ま

た，フェノール酸の添加に伴い次の順序でマンガンの溶

出の増加が認められた（フェルラ酸＞バニリン酸＞パラ

ヒドロキシ安息香酸）。この順序はフェノール酸の酸化

されやすさと一致し，マンガンの溶出の点からも土壌マ

ンガン酸化物によるフェルラ酸・バニリン酸の酸化反応

が生じていることが明らかとなった。

5 前節のフェノール酸および16種類の土壌を用いて

酸化反応に及ぼす風乾処理の影響を検討した。黒ボク土，

その他の土壌ともに風乾処理により土壌酸化能は有意に

減少したが，黒ボク土では3種類のフェノール酸残存率

全てにおいて有意な変化は認められなかった。黒ボク土

では酸化よりも吸着反応が優勢なため風乾の影響が認め

られなかったと推察される。その他の土壌におけるフェ

ルラ酸およびバニリン酸残存率は風乾処理で有意に増加

し，酸化されにくいパラヒドロキシ安息香酸では有意な

変化は認められなかった。土壌酸化能とフェルラ酸，バ

ニリン酸残存率との間にはその他の土壌において一次回

帰で有意な相関が得られた。さらに，その未風乾土およ

び風乾土それぞれの一次回帰式は統計的に単一回帰式に

統合できた。以上の結果より，風乾処理は土壌のフェノ

ール酸に対する酸化能を低下させ，特に黒ボク土以外の

土壌ではフェノール酸の残存率に有意な影響を与えるこ

とが明らかとなった。

6 3種類の土壌を用いて風乾処理にともなうマンガ

ン，コバルト，銅，亜鉛の存在状態の変化を選択溶解法

によって検討した。マンガンおよびコバルトは風乾によ

って水溶態，交換態，酸可溶態が増加し，グライ低地土

および褐色低地土では，これらの増加の総和にほぼ相当

する量のマンガン酸化物吸蔵態画分の減少が認められ

た。亜鉛も交換態画分の有意な増加が観察されたが，マ

ンガン酸化物の減少との量的な関係は明らかではなかっ

た。銅は水溶態を除き，有意な変化は認められなかった。

有機物結合態，鉄酸化物吸蔵態，残さでは各元素ともに

風乾処理による大きな変化は認められなかった。以上の

結果より，風乾に伴いマンガン酸化物が溶解し，同時に

マンガン酸化物に吸蔵されたコバルトが溶出し，マンガ

ンおよびコバルトの交換態画分が増加したと考えられ

る。

7 土壌乾燥に伴う交換態のマンガンおよびコバルト

の増加は環境中での自然乾燥によっても土壌最表層にお

いて観察された。また，稲刈り後に採取した土壌の含水

比を調整し1週間密栓保存後の交換態のマンガン，コバ

ルト，銅含量を測定した。その結果，交換態のマンガン

およびコバルト含量は水分ポテンシャルが-4.91MPa（含

水比0.13 kg kg－1）以上の試料に比べ，-9.81MPa（同0.09

kg kg－1）で1.5倍に，-32.2MPa（同0.04 kg kg－1）で10～

15倍に増加した。この結果は交換態のマンガンおよび

コバルトの増加に関する閾値が，-5～-10MPaに存在す

ることを示唆し，晴天後の深さ0～1 cmにおいて閾値以

下に乾燥していたことから，圃場での交換態のマンガン，

コバルトの増加は土壌乾燥に起因すると推察した。

8 風乾土の水抽出液およびその分画液（疎水性，カ

チオン，アニオン，中性画分）を合成マンガン酸化物と

反応させた。その結果，水抽出液は合成マンガン酸化物

に対する溶解能を示し，この溶解能は主に中性画分中に

存在することから，糖類がマンガン酸化物の溶解に関与

することが示唆された。また，中性画分中には還元糖が

検出され，グルコース等の還元糖のモデル物質は合成マ

ンガン酸化物を溶解した。マンガン酸化物と反応後，水

抽出液中の還元糖含量が顕著に減少したことから，主に

還元糖がマンガン酸化物を還元溶解したと推察した。

以上の現象は殺菌処理土の水抽出液にも観察されたこ

とから，土壌乾燥によって死滅した微生物由来の還元糖

を含む糖類が土壌中のマンガン酸化物を溶解したため交

換態マンガンが増加したと判断した。このマンガンの溶

出が土壌乾燥にともなう作物のマンガン過剰症の土壌要

因であると考えられる。

9 まとめ

黒ボク土ではマンガン酸化物に起因する土壌酸化能は

他の土壌に比べ特異的に低い値を示し，フェノール酸に

対する土壌の酸化反応も弱く，吸着反応が優勢となった。

その他の土壌では土壌酸化能と易酸化性のフェノール酸

残存率との相関が認められ，酸化重合反応が生じていた。

以上のように土壌酸化能を指標とすることで，多種類の

土壌を吸着型，酸化型に分類できた。この酸化能は風乾

によって低下することが明らかとなった。

また，風乾および殺菌処理によって水溶態，交換態，

酸可溶態のマンガンおよびコバルトが増加した。圃場に

おいても土壌乾燥による交換態のマンガンおよびコバル

トの増加が観察された。これらの現象は上記処理で死滅

した微生物遺体由来の還元糖によるマンガン酸化物の溶

解反応に起因し，このマンガンの溶出が土壌乾燥にとも

なう作物のマンガン過剰症の土壌要因であると推察し

た。
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Redox function and dynamics of manganese in soils

Tomoyuki MAKINO

Summary
Introduction

Manganese oxides exhibit oxidative activity to certain heavy metals and organic matter in soil, such as

chromium and phenolic acids.  These reactions are very important from the viewpoints of heavy metal pollution,

micronutrient availability, and humus accumulation in soil.  In most studies, however, synthetic manganese

oxides, rather than soil itself, were used. 

On the other hand, manganese excess symptom have been observed in crop plants under soil drying

conditions.  Soil chemical factor on the excess symptom, however, has not been clarified. 

The purpose of the present study was to elucidate these unsolved subjects in relation to redox function and

dynamics of manganese in soil.

(1) Relationship between soil oxidative activity and manganese oxides

The oxidation of chromium (III) to chromium (VI) (Cr oxidation) in soils is caused by manganese (Mn)

oxides and represents a soil oxidative activity derived from Manganese oxides.  Two Andisols (surface and

subsurface horizon) and an Inceptisol were analyzed to determine optimal Cr oxidation conditions based on the

following factors: coexistent anion, reaction pH, added Cr (III) concentration and reaction time.  The determined

optimal Cr oxidation condition was applied to 26 soils, including Andisols, Inceptisols and Entisols.  Extremely

low Cr oxidation, i.e. soil oxidative activity, was observed in Andisols compared with other soils, regardless of

easily reducible Mn content.  This suggested that the dangers posed by soil oxidative activity such as Cr

oxidation are lower in Andisols than other non- Andisols.

(2) Oxidation of phenolic acids by soil manganese oxides 

Relationships between recovery of phenolic acids added to soils and soil properties were investigated by

using 32 soil samples and ferulic, vanillic and p-hydroxybenzoic acids.  Soil properties studied were: acid-oxalate

extractable Al (Alo) and Fe (Feo), dithionite-citrate-bicarbonate extractabdle Fe (Fed); carbon content and clay

content, as adsorption factors; and soil oxidative activity (Cr oxidation) determined by the amount of Cr (VI)

changed from Cr (III) added to soils, as oxidation factors.  Soil samples were divided into 3 types based on their

chemical properties and parent materials: Andisols A (A horizon of Andisols), Andisols B (B horizon of Andisols

and light-colored Andisols) and non-Andisols. 

The recovery of all phenolic acids (RPA) correlated inversely with soil carbon content and Feo in Andisols A

and B, respectively, suggesting that an adsorption of phenolic acids to soil organic matter in Andisols A, and to

Feo in Andisols B, was taking place.  It was considered that almost no oxidation of phenolic acids is caused in

Andisols A, because little formation of Cr (VI) was observed.  The recovery of ferulic acid (RFA) and vanillic acid

(RVA), however, correlated inversely with Cr oxidation in non-Andisols indicating that the oxidation of these

two phenolic acids was taking place.  On the other hand, almost all of the p-hydroxybenzoic acid was recovered,
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indicating that no oxidation had occurred.  

These results were also supported by the comparison between RFA and recovery of dissolved organic

carbon (RTOC).  RFA was very similar to RTOC in Andisols A and B, which indicated adsorption of ferulic acid.

Whereas, RFA was lower than RTOC in those non-Andisols with high Cr oxidation activity, therefore, oxidation

of ferulic acid was indicated.  Manganese dissolution that occurred when phenolic acids were added to soils was

also discussed. 

(3) Influence of soil-drying on oxidation of phenolic acids

Residual proportions in the aqueous phases of ferulic acid (RFA) and vanillic acid (RVA) added to non-

Andisols increased significantly when air-dried soil was used.  Changes by air-drying, however, were negligible

in Andisols.  No significant differences due to air-drying of soil were found in residual proportions in solutions of

p-hydroxybenzoic acid (RHA) for the both types of soil.  Abiotic soil oxidative activity, determined by the

amounts of Cr (VI) formation from Cr (III), significantly decreased by air-drying in both non-Andisols and

Andisols.  It was also observed that the relationship between the abiotic oxidative activity and RVA level was

linear in non-Andisols, suggesting the validity of the Cr (III) oxidation method to evaluate the abiotic soil

oxidative activity for phenolic acids.

Consequently, the increases of RFA and RVA levels in air-dried non-Andisols can be attributed to the

decrease in the abiotic oxidative activity, while the adsorptive capacity for phenolic acids was not significantly

influenced.  When compared with non-Andisols, it is considered that adsorption is prevalent in Andisols with

relatively little influence from soil-drying.

(4) Influence of air-drying treatment on chemical forms of Mn, Co, Zn and Cu in soils

The influence of air-drying treatment on changes in the form of Mn, Co, Zn and Cu was investigated using

air-dried and moist field soils which were classified as Fluvaquent (paddy), Dystrochrept (paddy) and

Melanudand (upland).  The sequential extraction method was used to evaluate the different chemical forms of

the elements in the soils. 

Compared with the field moisture soils, the amounts of the exchangeable forms of Mn, Co, and Zn in the

air-dried soils increased 9 ~ 25 times, 6 times and 1.7 times, respectively.  Acid soluble forms of Mn and Co in

soil increased approximately 2 times, but that of Cu decreased by air-drying.  The Manganese oxide occluding

forms of Mn and Co, decreased approximately 10% and 9%, respectively.  Amounts of the elements in

organically bound, Fe oxide occluded and residue unextracted forms were unchanged by air-drying of soil.

Changes in the chemical forms observed by the air-drying treatment differed according to the kind of soil

and element.  The effects of drying were prevalent in the paddy soil than in the upland soils, and more

pronounced Mn and Co as compared to Zn and Cu. 

These results suggest that the increase in certain heavy metals, such as Mn and Co, using air-dried soil

caused by the dissolution of Manganese oxides, in which those heavy metals were occluded.  By a comparison of

the redox potentials calculated from the standard free energies of formation between soil and MnO2, it is known

that MnO2 in air-dried soil could be dissolved below pH2 ~ 3.  Though surface and/or organic acidity may have

occurred by air-drying, it is believed that, due to the buffering action of the soils, soil pH could not drop to 2 ~ 3.

Accordingly, the mechanism of the dissolution of Manganese oxides in soil by air-drying was postulated not to

have been caused by lowering pH, but by some organic matter derived from microorganisms and/or humic
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matter. 

(5) Influence of soil-drying under field conditions on exchangeable manganese, cobalt and copper

contents

Two paddy soils (Tsukuba and Yawara) were collected at four different soil depths (0 ~ 1, 1 ~ 5, 5 ~ 10

and 10 ~ 20 cm) under three different soil moisture conditions, i.e., after harvest, after successive sunny days

and after rainy days.  After sunny days, contents of Ex-Mn and Ex-Co in the surface soil layer markedly

increased and drastically decreased after rainfall, while they remained almost unchanged in the lower soil layers.

The content of Ex-Cu slightly increased in the surface soil layer after sunny days.   

A similar tendency was observed in soil column experiments.  The contents of Ex-Mn, Ex-Co and Ex-Cu

increased by 12, 12 and 2 times, respectively, in the upper layer of soil columns that had been sampled from the

Yawara field and stored in a dark room for eight days.  The increase of the Ex-Mn and Ex-Co contents in the

upper layer could not be explained by the capillary rise of soil water from the lower layers of the columns.

In a soil-drying experiment under laboratory conditions, Ex-Mn and Ex-Co contents began to increase

when the water content of the Yawara soil was lower than 0.09 ~ 0.13 kg kg-1.  The water content of the surface

soil of the Yawara field after sunny days was 0.08 kg kg-1.  Ex-Cu content did not change appreciably with the

water content.   

It is concluded that the increase of the Ex-Mn and Ex-Co levels in field surface soils after sunny days can

be ascribed to soil-drying.  Some of the excess Ex-Mn and Ex-Co is expected to leach down into lower layers

due to rain, which may contribute to plant uptake of Mn and Co.

(6) The mechanism of manganese oxide dissolution by soil-drying 

Water extracts from Yawara paddy soil, which was air-dried, chloroform fumigated or autoclaved, could

dissolve synthetic manganese oxides.  The water extracts were fractionated into four fractions, i.e.,

hydrophobic, cationic, anionic and neutral states; and the dissolution activity of each fraction on manganese

oxides was analyzed.  As a result, only the neutral fraction showed strong dissolution activity, suggesting that

sugar has the ability to dissolve manganese oxides.  Somogy method revealed that most reductive sugar was

contained in the neutral fraction.  Furthermore, reductive sugar, such as glucose, could dissolve manganese

oxides, and the reductive sugar content in the water extract was significantly lowered after dissolution of

manganese oxides.

These results indicate manganese oxides were dissolved by sugar that may have been released from the

corpses of microorganisms in soil after soil drying process.  This dissolution of manganese oxides could be the

reason for manganese excess symptoms of crop plants which could be observed under soil drying conditions.
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