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第Ⅰ章 緒言 

 

１．はじめに 

 窒素は作物生産に不可欠な元素だが、同時に、農地に過剰に施用された窒素は、地下水系に流

出し、最終的には地表水に流出することにより、いわゆる面源汚染（國松と村岡 1989）を引き起

こす。この点で、農業は、工業、生活排水、降水などの他の発生源とともに、集水域への窒素負荷

の主要な原因である。水質を保全するためには、水質観測地点で観測された窒素負荷に対するこ

れらの汚染源の寄与を把握し、負荷源ごとに適切な対策をとることが重要である。 

わが国では、1970 年に水質汚濁防止法が制定され、以降、工場や企業などの点源からの汚染物

質の負荷を規制する厳しい規制が取られ、効果を上げてきたが、最近まで閉鎖水系での汚染に顕

著な改善は見られない。そこで 2005 年、いわゆる「湖沼法」が改訂され、管理者が効果的な対策

を講じられるように、これまで手付かずであった農地や森林地帯、住宅地など、汚染物質の非点

源（面汚染源、面源）からの排出の管理に注意が向けられることになった。隣国韓国の水質の状

況も日本と同様であり、面源の管理も政策立案者や研究者の注目を集めている（たとえば、Choi 

and Shin 2002、Kim et al.. 2004）。茨城県霞ヶ浦においても、1970 年前後に顕在化した水質汚

濁に対し、長期に亘る水質保全計画が策定され、実行されてきた（田渕 2005）。この中で、生活

排水や事業場排水など点源対策の効果は高く、1972 年以降の全窒素濃度の年平均値の推移を見る

と（松森と板橋 2010）、市街地や工業地域を通じる河川では毎年 5~10。7%の割合で低下してき

た。その一方で、畜産を含む農業の盛んな地域を流れる河川では、同じく毎年 5%から高い河川で

は 19.6%の割合で高まってきており、面源対策の重要性が認識されている。 

 水質保全対策としては、我が国の地方自治体においては、人間の活動が水質に及ぼす影響を推

定および評価し、汚染物質管理計画を策定するために、「汚染負荷原単位」（PLU）法（川島 1996）

を採用し、点源対策には高い効果を発揮してきた。しかし、農業については、地域における作目

や農法が多岐にわたることから一律の値を設定することには無理がある。農地に投入された窒素

のうち、作物に吸収されなかった窒素の多くは硝酸態窒素となり、土層内を深部浸透し、土壌水、

地下水を経由して移動し、河川等に流出すると考えられるものの、この経路の特定は困難で、し

たがって点源における流達率に相当する数値の設定ができないという問題がある。さらに窒素に

ついては、モンスーンアジアの代表的かつ広範にみられる特徴である水田（長谷川 1992、小川と

酒井 1984、田渕ら 1983、田渕と高村 1985）および湿地（Tang et al.. 2004）などの湛水土壌、

ならびに河岸地帯（Hill 1996）および地下水系（Smith et al.. 2004）において、植物による吸収

や微生物による脱窒として大気に還元される機能（自然浄化機能）を考慮することが必要である。

このような河川集水域等広域を対象に、窒素の移動や自然浄化機能を考慮できる数値モデルとし

て SWAT（Soil and Water Assessment Tool、Arnold et al.. 1998。後述）などの研究・開発が進

められてんでいるものの、我が国の行政への利用には至っていない。そのため、行政的には、河
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川集水域規模での農業由来窒素負荷と河川等水質との定量的評価に基づく管理はまだ達成されて

いないといえる。 

一方、農業由来窒素負荷と河川等水質の関係性の把握は進まないものの、こうした農業による

水質汚濁の問題への対策が検討され実施されてきている。例えば、環境保全型農業も徐々に広が

ってきているが、一方で、こうした取り組みを水質改善に効果的に結び付ける工夫も必要と考え

られる。その助けとなるのが面源負荷の河川水質への影響の大きな「脆弱地域」を特定し、水質

保全対策を優先的に講じる考え方がある（EU 1991、Gburek and Sharpley 1998、Heathwaite 

et al.. 2000）。窒素について水質汚濁に対する脆弱性を評価または水質管理に利用する手法として

は、硝酸脆弱地域（Nitrate Vulnerable Zone、NVZ、EU 1991、西尾 2005）、N index（Heathwaite 

et al.. 2000）などが開発・利用されているが、我が国での導入は進んでいない状況である。 

このような状況から、行政による農業由来の水質窒素汚染を改善するために、次の問題が残さ

れているといえる。 

行政にとって入手が容易なデータを活用して面源由来窒素負荷の分布を特定し、河川等水質と

の関係解析を可能とする手法の開発 

 河川水質汚濁の原因としての面源由来窒素負荷に関する脆弱地域の特定法の開発 

これらの解決により、水質汚濁対策として、地域で取り組むに窒素管理の考え方の整理が進む

ものと期待される。 
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２．既往の関連研究 

１）流域での窒素負荷の算定 

 我が国の行政において用いられている発生負荷原単位法は、観測等によって設定された汚濁負

荷源ごとの汚濁発生負荷量と当該の発生原基数の積により汚濁負荷を推定する方法である（川島 

1996、國松と村岡 1989）。工場や事業所などの点負荷源を対象とした場合には簡易に汚濁負荷発

生状況を把握できる有用性があり、湖沼など閉鎖水系の流域における汚濁負荷流入量の算定に用

いられている。しかし、農地については、水田、畑等は立地条件や作目、気象条件によって負荷

流出量が大きく異なることから、農業的土地利用への原単位の適用には限界があった。このため、

農地を含む土地利用が主体の地域等広範囲を対象にした場合でも使用可能な窒素負荷の算定法が

開発されている。 

 このうち、NNI（Net Nitrogen Input）、または NANI（Net Anthropogenic Nitrogen Input）

は、市町村などの行政区域を対象として、対象地域に残存する（人為的）窒素負荷量を算定する

方法として考案された（McIsaac et al. 2001、McIsaac et al. 2002）。この方法は、市町村等の単

位で入手が容易な統計情報を用いることから、適用性は広く、河川流域から国レベルへの多くの

適用事例がある（Swaney et al. 2012）。しかしながら、この方法は、流域等面的な広がりをもつ

空間を一つの箱として扱うことから、対象とした空間内部での窒素負荷の分布を取り扱うには不

適当であった。 

 

２）農地など土地利用における窒素負荷 

農地からの負荷流出については、特に水田について負荷流出や浄化機能についての調査研究が

1970 年代行われ、灌漑水濃度が高い場合は浄化型、逆の場合は排出型となることが認められてい

る（國松と村岡 1989）。植物体のない非灌漑期においても流入水の窒素濃度は低下することから、

窒素除去のメカニズムとして湛水土壌における脱窒の寄与が考えられた（田渕ら 1983）。 

畑地等農地については、降雨時の地表面流去水、土壌浸透水による溶脱が主要な窒素負荷の系

外への流出機構であるが、傾斜がない場合や浸透性の高い黒ボク土においては、後者が主要な流

出メカニズムとされる（竹内 1997）。この時、通常は土層内への固定や地下水面での脱窒の寄与

は小さく、地表面での窒素収支による余剰窒素分が流出負荷量と考えられる。施肥等によるイン

プットと作物による収奪量の実測並びに資料に基づき算定された地表面収支が整理された（小川 

2000、西尾 2001） 

 林地については、主要な窒素投入源は降水等大気降下物並びに窒素固定がある（田渕と高村 

1985、Yoshida 1981）。大気降下物による窒素負荷については多くの観測事例（玉置ら 1991）が

あり、都市近郊においては著しく高い場合（田渕と高村 1985）も見られる。流出負荷量としては

流出水量の変動が重要であり、地点ごとの蒸発散量の年次変動は小さいことから、降雨量に依存

して大きく変動する（田渕と高村 1985）。 



4 
 

 

３）地形、集水域での土地利用と水質の関係 

 河川における硝酸性窒素濃度と土地利用との関係では、集水域の畑草地面積率との正の相関が

見いだされ（田渕ら 1995、岡澤ら 2009）、面積当たりの窒素負荷量に対する硝酸態窒素濃度の

傾きが集水域内の豚飼養頭数に応じて高くなることから、養豚が河川水質窒素濃度に及ぼす影響

が大きい（田渕ら 1995、志村と田渕 1996）。他方、土地利用のうち、水田面積率や林地面積率と

の回帰係数はマイナスの値をとることから、水田は河川水質窒素の低下に寄与していることが示

唆されている（松森と板橋 2010、Yoshikawa et al. 2015）。 

 水田が河川水質窒素濃度の低下に寄与していることについて、地形の下方に水田を有する農地

から地下水流出する窒素が、地下水のまま水田下層土に流入して脱窒除去される現象（恒川ら 

2006）、あるいは崖面で湧出して水田中で除去される事例（田渕ら 1983）が確認されており、こ

うした「地形連鎖」の重要性が指摘されている（田渕と高村 1985）。水田田面水中の窒素濃度の

低下は、移動距離を変数とする一次反応式で表され、反応係数は温度によって変わることが明ら

かにされている（田渕 1998）。畑地等窒素負荷面から地下水を通過して河川に流出する過程にお

いては、河川近傍の地下水帯での窒素濃度の低下が広く認められており、このメカニズムは湛水

土壌における脱窒が主体であると考えられている（Hill 1996、後述）。 

  

４）流域における自然浄化機能 

 ３）とも関連するが、流域土壌面に与えられた窒素負荷の一部しか河川に流出しない現象－自

然浄化－は、世界各地で認められている（Howarth et al. 1996 など）。この不明窒素の行方につ

いて、van Breemen et al.（2002）は農地を含む地形上での脱窒が 46％と最大の寄与であること

を指摘したが、詳細は明らかではない。これに関し、農地に由来する窒素の表面水、地下水を通

じた河川流出を抑制する場としては、Riparian zone（または - buffer、- area など。ここでは 「水

辺域」）が注目されている（Peterjohn and Correll 1984）。水辺域は、河川や湖沼など湛水域と陸

域との境界に位置して湿性環境による独特の生態系を持ち（Ilhardt et al. 2000）、地下水中での

窒素除去として大きい値で 60 kg-N ha-1 y-1 が報告されている（Jordan et al. 1993）。こうした水

辺域の持つ環境負荷物質の流出緩和機能に着目し、米国では水辺域の再生や維持が農地等面源由

来の環境 汚染物質に対する河川の水質維持のための BMPs（Best Management Practices、最適

管理手法）の一つに位置づけられている（US EPA 2003）。そして、2004 年までに 比較的小規模

ながら全米で 2 万件以上の事業が展開されるまでに一般化した（Bernhardt et al. 2005）。 

 

５）霞ヶ浦流域における自然浄化機能 

一方、霞ヶ浦及び隣接する牛久沼への流入河川流域（以下、霞ヶ浦周辺地域とする）において

は、河川近傍の水辺域に相当する範囲は広く水田として利用されてきた。そのため水辺域として
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よりも、台地－低地からなる地形連鎖系上の水田を対象として窒素除去能の研究が盛んに行われ、 

灌漑期、非灌漑期を問わず、その効果が認められてきた（田渕 2005、小川 2000）。しかし、その

水田の窒素除去能の河川水質形成に対する寄与は明らかにされておらず、さらに近年、非灌漑期

には窒素除去能が活用されていないことが指摘されている（松森と板橋 2010）。すなわち、同地

域では、窒素負荷の多い野菜畑や樹園地、畜舎の多くは洪積台地上に分布する。これらの余剰窒

素を含む土壌浸透水は、難透水層として機能する常総粘土層上に浅層地下水として滞留し、地表

面の勾配に沿ってほぼ水平に移動する（吉谷ら 2001）。ここで、河道の下刻や 縄文海進期の海面

上昇などによる侵食の結果、常総粘土層の深さまで開析が及んだ地点では、地下水帯水層の崖面

への露出と浅層地下水の湧出が見られる（市川ら 1976；宇野沢ら 1988）。こうした湧水は、しば

しば高濃度の硝酸態窒素を含み（黒田と田渕 1996）、かつて、灌漑期には水田灌漑水として利用

され、また非灌漑期においても田に引き込まれることで、上述の水田の窒素除去能が周年発揮さ

れる場面があった。しかし、圃場整備により用排水系が整備された結果、とくに非灌漑期には湧

水は水田を経由せず直接河川に放流されることとなり、窒素汚濁源の一つとなっている（松森と

板橋 2010）。このように、非灌漑期の水田の窒素除去能は面源負荷の河川流出抑制に貢献する状

況にはないが、何らかの流出抑制機能が年間を通じて働いていることが示唆される。これらに関

しては、筑波台地の谷津地形斜面下部の地下水帯（井岡と田瀬 2004a、b）、平地林地下水帯（石

塚と小野寺 1997）、水路底泥（駒田と竹内 1998）における脱窒の寄与が指摘されている。しか

し、これらの機能についての面的な評価は進んでおらず、河川水質に対する影響は未評価である。  

 

６）数値モデルの利用 

 こうした複雑な問題に対応する強力なツールとして、河川流域を対象に窒素等物質移動を計算

できる数値モデルである SWAT モデルの利用が広がっている（Gassman et al. 2007；Wang et al. 

2019）。SWAT は、河川流域を HRU（Hydrologic Response Unit）という土地利用、管理、土壌

ごとの属性でまとめた地域単位の集合体とみなし、HRU 単位で営農活動による栄養塩や農薬の

動態を流域単位でシミュレートする、空間的には半分布型の汎用物理モデルである（Arnold et al. 

1998、Arnold et al. 2012）。ソースコードが公開されていることから、ユーザーがそれぞれのニ

ーズに応じて改良、機能追加が可能であり、世界的に利用が進んでいる（Arnold et al. 2012、Wang 

et al. 2019）。 

窒素動態については、土壌中での形態変化（無機化、硝化、脱窒）、作物吸収、地表面流去、ア

ンモニア揮散、窒素固定、溶脱~地下水への流亡といった主要なメカニズムを取扱い、HRU から

河川への流出を計算する（Neitsch et al. 2005）。上述のように流域における自然浄化機能に重要

な河川近傍の水辺域における脱窒能を表現するモデル REMM（Riparian Ecosystem 

Management Model、Lowrance et al. 2000）を結合したモデルの開発・検討（Liu et al. 2020）

も進められているほか、アジアモンスーン地域に特徴的な水田を対象とした改良（加藤ら 2013、
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Sakaguchi et al. 2014）も行われ、我が国の土地利用の特徴を反映したモデル解析も可能となり

つつある。 

このように、SWAT には流域における窒素負荷流出について考慮が必要な重要なプロセスはモ

デル化されており、インターフェースも使いやすく工夫されていることから、今後の行政面での

利用拡大も期待される。他方、アメリカ以外の国で使用するためにはデータの整備が煩雑であり

（Wang et al. 2019）、また我が国の都市近郊のように土地利用が空間的に入り組んでいる地域で

実態に即したモデリングをしようとすると HRU が増えすぎる、などの難点もある。また、３）

や５）に述べた地形連鎖など地域に特異的な地形的特徴とそれに起因する水の流れや、オプショ

ンである自然浄化機能の発現を表現するには、モデル側の自由度やユーザー側の適応性が制限と

なる。 

 

７）水質窒素汚染に対する脆弱地域 

他方、窒素等による水質汚濁を軽減するための管理手法として、脆弱地域の考え方が用いられ

ている。 

EU における Nitrate Vulnerable Zone（NVZ）は、水質モニタリングにより硝酸性窒素による

汚濁が生じているか、あるいは汚濁が生じる懸念のある水系を対象として指定されるもので、硝

酸指令（Nitrate Directive；EU 1991）に規定されている。この範囲内では農業・畜産由来の窒素

負荷を適正に管理することが義務付けられ、違反に対する欧州委員会による警告への対応が不十

分で、欧州司法裁判所の判決に従わない場合、最終的に高額の罰金が課せられる（EU 1991、西

尾 2005）。しかし、NVZ は、流域または国単位の指定であるため、これらよりも空間的に小さな

範囲、例えば地点ごとの脆弱性の違いに用いることは想定されていない。 

アメリカ合衆国で開発された N index は、土壌面に負荷された窒素の根圏より下層への溶脱量

に着目し、これに影響する窒素負荷量、土壌特性、降雨条件をそれぞれ点数化して、地点ごとに

地下水汚染の生じやすさ（脆弱性）を評価する方法である（Heathwaite et al. 2000）。しかし、

地下水の流動を考慮しないため、河川水質汚濁に対する脆弱性評価への展開は行われていない。 

このように、現状では、土壌面への窒素負荷による河川水質への影響の違いを河川流域内の地

点ごとに評価する簡易な方法は提案されておらず、河川流域を対象とした動態モデルの活用が現

実的と考えられる。 
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３．本論文の目的 

 従来、農業由来の面源窒素負荷による河川水質汚濁への影響については二つの問題があった。

一つは、行政的に入手可能な情報に基づき、河川集水域等の広範囲を対象として窒素負荷の分布

を表現し、量的に議論できる手法が存在しなかったこと、もう一つは、こうした面源窒素負荷を

削減することの必要は理解されても、どこでどのくらいの負荷削減が河川水質の改善に効果があ

るかを議論することができていなかったこと、である。そこで、本研究では、農業・畜産が主体

で河川水質汚濁が進行している地域を対象に、１）行政的に入手が容易な統計情報を用いて、河

川集水域の単位で農業由来の面源窒素負荷による河川水質への影響を定量的に扱うことを可能と

する手法を開発し、２）集水域への窒素負荷と河川水質変動との関係における主要な変動要因と

しての自然浄化機能とこれを発揮するために重要な地形的要因を明らかにする。さらに、３）自

然浄化機能を発揮する場と集水域中の面源窒素負荷発生地点との地形上の関係に基づいて、地点

ごとの河川水質への影響の違い（脆弱性）を評価する手法を開発、河川水質を保全するための管

理手法の考え方を提示する。そして、４）集水域の窒素負荷流出に対する脆弱性を規定する地域

特性を抽出することを目的として、以下の構成により研究を進めた。 

 

１）河川集水域単位で統計情報を活用して面源由来窒素負荷を見積もる手法の開発 

 最初に、河川集水域を単位とした農業由来の面源窒素負荷の長期的変遷を見積もるために、長

期的に均質なデータが入手可能な行政情報（農業センサス等の統計情報）を地理情報システム

（GIS）を用いることで集水域単位に変換する手法、並びに各種窒素負荷発生源から土壌や水系

への排出率を考慮することで、環境に排出される窒素負荷量を見積もる手法（修正原単位法）を

開発する。このことにより、従来行政的に使用されていた面源負荷推定手法である、「発生原基数

×原単位」による原単位法に代わり、面源由来の窒素負荷をより妥当に見積もることを可能とす

る（第Ⅱ章）。 

 

２）自然浄化機能発揮の場としての水辺域の重要性と機能発揮のための地形条件の検討 

 集水域に負荷されて河川集水域末端では観測されなかった窒素負荷について、自然浄化機能の

うち、地下水に流亡した窒素負荷の河川等への流出を抑制することが知られていた水辺域地下水

帯における脱窒による窒素除去に着目する。このために既往文献に基づき、水辺域地下水帯にお

ける脱窒による硝酸態窒素濃度低下を表すモデルを作成する。さらに、この水辺域モデルを河川

集水域を単位とした GIS ベースの簡易な動態モデルに搭載し、農業由来の面源窒素負荷の卓越し

た霞ヶ浦周辺地域に適用することで、水辺域地下水帯の脱窒を考慮することが同地域における河

川水質の再現に効果があるかを検討する（第Ⅲ章）。 

 

３）河川集水域における面源窒素負荷の河川水質に対する脆弱性の区分とこれに基づく水質管理
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の考え方の提示 

 農業由来の面源負荷が主体で、河川水質の汚濁が進行しつつある同地域を対象に、２）の動態

モデルを活用することで、集水域内において面源窒素負荷の河川水質への影響の違いを区別する

方法を検討する。同地域においては浅層地下水の河川流出経路は、地形条件により水辺域地下水

帯を通過する場合としない場合が想定され、このことに基づいて集水域内の地点ごとに窒素負荷

の河川水質への影響の違い（脆弱性）の評価を行う。また、このことに基づき、河川水質汚濁を

改善するための集水域内での窒素負荷管理の考え方等を提示する（第Ⅳ章）。 

 

４）面源窒素負荷の河川水質に対する脆弱性に及ぼす地域特性の検討 

 面源窒素負荷による河川水質への脆弱性に及ぼす地域特性を検討するため、霞ヶ浦周辺地域と

は地域特性の異なる韓国の小集水域を対象とした解析を行う。同地域は、中山間地に位置し、傾

斜地に作られた農地は花崗岩を母材とする薄い有効土層からなっている点で、平坦な台地に厚い

火山灰土が発達した霞ヶ浦周辺地域とは大きく異なった特性を持つ。両地域での農業由来窒素負

荷と河川への流出負荷量を比較することにより、集水域における河川水質に対する脆弱性に影響

する要因を明らかにする（第Ⅴ章）。 
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第Ⅱ章 河川集水域単位で統計情報を活用して面源由来窒素負荷を見積もる手法の開発 

 

１．はじめに 

 本章においては、農地が主要な窒素負荷源となっている地域を対象として、任意の水質モニタ

リング地点を末端とする集水域内における窒素負荷の発生量並びに流域末端へ到達する潜在的な

窒素負荷量を算定する手法を開発した（参考論文１；Itahashi et al. 2007）。 

窒素負荷発生の見積もりでは、さまざまな地域を対象とした際に生じる計算の質の不均衡を最

小限に抑えるために、農林業センサスや統計などの全国規模の「質的に均質な」情報をできるだ

け活用することとした。ただし、国勢調査や統計のデータは通常、集水域単位ではなく行政区単

位で取りまとめられるため、このようなデータを集水域単位の値として計算に利用する際に克服

すべきハードルとして、地理情報システム（GIS）を利用して、行政区単位のデータを集水域単位

のデータに変換する方法を

開発する必要があった。 こ

こでは、GIS は、日本の複雑

な土地利用分布を実現する

ために空間解像度の高さが

要求され、政府機関から発

行された紙媒体等の地図情

報を利用するための工夫を

行った。 

 同時に、集水域内で発生

した窒素負荷のうち、潜在

的に河川に流出する窒素負

荷を算定するために「窒素

流出係数」の概念を導入し、

土壌下の地下水や地域の排

水溝や河川などの地下水な

どの水系に放出される可能

性のある窒素負荷として

「窒素流出負荷量」を推定

した。各負荷源で発生した

窒素負荷に対する流出経路

に応じた流出係数を設定す

ることとした。 

図 2-1 研究対象地域 
霞ヶ浦は、西浦（L1）と北浦（L2）からなり、その間に常陸利根川（H.T.）
がある。 本章においては西浦に流入する桜川（1）、恋瀬川（2）、山王

川（3）、園部川（4）、梶無川（5）、菱木川（6）、一ノ瀬川（7）、境川

（8）、新川（9）、花室川（10）、清明川（11）、小野川（12）、新利根

川（13）、北浦に流入する巴川（14）、鉾田川（15）、武田川（16）、山

田川（17）、蔵川（18）、大洋川（19）、および常陸利根川に注ぐ夜越

川（20）の各河川集水域を対象とした。 

36°0′N 

36°25′N 

140°0′E 140°30′E 

H.T
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 本章では、土地利用として水田が卓越した霞ヶ浦流域内のいくつかの河川集水域に対して、行

政区単位の統計情報と他の科学的知見により設定された本手法を適用した。また、流域からの窒

素負荷流出の変動の特徴と、流域の出口における実流出負荷量との定量的比較についても検討し

た。 

 

２．材料および方法 

１）研究対象地域 

 霞ヶ浦は日本で 2 番目に大きな湖（湖面の面積は約 220km2）で、流域面積は約 2,157 km2、北

緯 36 度、東経 140.4 度に位置する（図 2-1）。湖の周りは台地の一部を形成し、その地表面は緩

やかな傾斜を持つがほぼ平坦である。流域の土地利用では、この地域の約 20.5％は水田とハス栽

培に利用され、これらは主に湖岸や河川沿いの低地に広がり、定期的に湛水されている。流域内

の典型的な支流のいくつかの特徴を表 2-1 に示す。森林や農地などの面源の優位性と、家畜生産

の活動の高いことを示している。 

 

２）デジタル地図データの作成 

 Windows パーソナルコンピュータ（PC）で動作する地理情報システム（GIS）および関連プロ

グラムは、Borland C ++ for Windows を使用して開発した。 GIS では、各ピクセルにさまざま

な属性を割り当てることで、基本的なビットマップファイル操作とオーバーレイ分析を可能にし

た。地図データの属性としては、土地利用型、集水域名称、ピクセルが属する旧市町村名（AD）

が含まれる。 

 データ操作の詳細は以下の通り。さまざまな主題のビットマップファイルは、紙地図上での輪

郭画像をデジタルスキャンすることによって作成した。標高および土地利用データは、縮尺 1：

25,000 の土地利用図（1976〜1983 年発行）および/または地形図（1995〜1996 年発行）をスキ

ャンして作成した。旧市町村データは、1950 年頃に作成された 1：50,000 の地形図をスキャンす

ることで作成した。集水域の境界は、1：50,000 の縮尺の利水現況図（1980 年発行）からスキャ

林地、草地 ⽔⽥ 畑・樹園地
境川 14.9 11,000 170 640 550 25.3 12.4 30.3 24.4 7.5 8
⼭王川 10.8 24,000 150 1,100 6,000 14.3 14.5 31.5 33.5 6.1 3
⼭⽥川 19.3 3,500 77 9,300 220 30.3 21.8 40.2 6.7 0.9 17
武⽥川 19.6 3,700 130 1,400 17,000 36.4 16.6 38.5 7.0 1.6 16
梶無川 30.6 7,000 170 2,900 10,000 28.6 17.9 31.6 7.2 14.8 5
夜越川 16.7 4,300 140 250 2,400 40.3 29.5 18.0 7.4 4.9 20

鶏豚⽜
⼈⼝a)(⼈)⽀流

集⽔域⾯
積(km2)

集⽔域
番号c)

⼟地利⽤b)(%)飼養頭⽻数(頭・⽻)
都市域 その他

表 2-1 霞ヶ浦流域の支流集水域の諸元 

a) 人口、飼養頭羽数は 1995 年の推定値。 
b) 土地利用分布は、1976～1983 年に作成された地図に基づき算定。 
c) 集水域番号は、図 2-1 に準じる。 
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ンした。下水道共用区域の境界は、下水道建設計画図（茨城県都市局下水道課、1991 年発行）か

らスキャした。次に、それぞれが 1：25,000 の縮尺マップに相当するビットマップファイルを個

別に長方形の画像に変換し、各デジタル地図が南北と東西の方向にそれぞれ 705 ピクセルと 844

ピクセルで構成されるようにした。その結果、デジタルマップの 1 ピクセルのサイズは、36°N

で約 13×13 m2の正方形の土地を表すこととなった。デジタル地図のラインデータ（線）は、各

線が幅 1 ピクセルで構成され、線上にギャップが生じないよう適切に連結した。 

電子地図を用いる際にも、紙地図のスキャンに関する手順を除き、同様の操作を行った。 

 下水道共用区域は土地利用の一部とし、集水域名、旧市町村名の各属性は、それぞれのファイ

ルの重ね合わせにより各ピクセルに割り当てた。このことにより、ピクセルの属性に基づいて C

（集水域）内の B（旧市町村）の A（土地利用型）のピクセル数として集計が可能となった。 

                                                

３）旧行政区内の人口と下水道使用人口の推計 

 生活排水の窒素負荷の計算に使用された情報のうち、総人口（総務省統計局 1950〜1995）と

下水道の普及率（日本下水道協会 1994）のデータは、公開された時期の市町村区域についてのみ

入手可能であり、旧市町村区域における人口は 1950 年を除いて入手できなかった。 これらの数

値については、1960 年以降についても農林業センサス（農林水産省 1950〜1995）に基づいて旧

市町村の範囲で作成された他の窒素負荷源との比較を可能とするため、旧市町村単位に変換した。

変換の手順は以下の通り。 

 旧市町村を人口の密集の状況により４つのカテゴリに区分し、カテゴリごとの人口変化率（a、

b、c、d）は、対象年の新市町村の人口が 1950 年の旧市町村の人口、および「」をゼロとした

時の変化率「a、b、c、d」の両者によって決定されたと仮定して、次の方程式を解くことによっ

て計算された。  





































d

c

b

a

DCBA

DCBA

DCB

xxxx
xxxx
xxxx

・・・・・・・・

3333

2222

1111A

+  =



















・・

3

2

1

y
y
y

 

ここで、  ijkij Px  

ijkP 、対象年の新市町村を構成する旧市町村の 1950 年時点での人口。 

i 、新市町村番号。 

j、旧市町村のカテゴリ。「A」は都市域、「B」は平地の農村域、「C」は中山間地域、「D」は山間

地域を示す。 

kは、対象年の市町村 i に含まれる同じカテゴリ jの旧市町村数。 

a、b、c、d は、対象年の各カテゴリの人口変化率。 



12 
 

iy 、対象年の市町村 i の人口。 

 次に、結果の‘a’を、実際のデータ 1y と計算結果 DCBA xxxx dcba 1111  を比較して修正し

た。‘a’の補正値（ 'a ）は次のように計算された： 

'a =
DCBA xxxx

y
dcba 1111

1


 

  対象年 'x の旧市町村の人口は、カテゴリに応じて、次の式のように推定された。 

'ix = iAxaa ' 、 iBxb 、 iCxc 、 iDxd  のいずれか。 

 上記の計算に続いて、集水域内の下水道使用人口が計算された。まず、流域を構成する現在の

市町村のリストと、流域を構成する現在の市町村について、それぞれを元々構成した旧市町村リ

ストを作成した。次に、現在の市町村での下水道使用人口（nPW、日本下水道協会、1994；茨城

県、1991）を次のように記述した。 

nPTRnPW   

 ここで、 

R 、現在の市町村における下水道使用人口の割合、 

nPT、現在の市町村の総人口。 

 次に、GIS を使用して、各旧市町村の居住者区域のピクセル数（ inPixT）と下水道共用地域ピ

クセル数（ inPixWT）を決定した。ここでの記号‘ i ’は、新市町村を構成する旧市町村数を表し

ている。これらの値は、土地利用図と旧市町村境界図を重ねることによって決定された。次に、

これらの数値を使用して旧市町村ごとに ik と ir 値を計算した。 

iii nPTnPixTk /  

iii nPixTnPixWTr /  

ここで、 

inPT 、上記で推定された旧市町村での総人口 。 

 次に、現在の市町村の推定総人口（ 'nPW ）を次の式で計算した。 

  )1(' iiii nPixTrfknPWnPW  

ここで、 rRf /1  と   ii nPixTnPixWTr / 。 

旧市町村での下水道使用人口（ inPW）と非使用人口（ inNPW）は、次のように計算された。 

 iiii nPixTrfkknPW  12  

ここで、 '/2 nPWnPWk  そして 

iii nPWnPTnNPW  。 

この結果を用いて、旧市町村における下水道共用地域及び非共用地域人口の単位ピクセルあた

り人口（それぞれ inUPW、 inUNPW）が次のように計算された。 
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 iii nPixWTnPWnUPW /  

)/( iiii nPixWTnPixTnNPWnUNPW   

次に、集水域内のすべての現在の市町村について上記の計算を実行することで、すべての旧市

町村に対して下水道共用地域と非共用地域の１ピクセルでの人口のリストが作成された。最後に、

集水域内の下水道使用または非使用の人口は、集水域内の下水道の共用地域と非共用地域のピク

セル数、および集水域を構成する旧市町村について上記で計算された各旧市町村でのこれら地域

の１ピクセルあたりの人口、の両者を用いて、それぞれの旧市町村における下水道共用地域と非

共用地域の人口の合計値として算定された。 

 なお、下水道共用地域は、1991 年に公表された下水道建設計画の地図と inUPWと inUNPWの

値に基づいており、推定には一定の誤差が含まれていることに注意が必要である。 

 

４）旧市町村単位のデータの集水域単位のデータへの変換 

 農林業センサスのすべての統計値は、旧市町村を単位として記載されている。前節前半で述べ

たように、人口は旧市町村単位で推定された。次に、これらの変数について、旧市町村ごと集水

域の内外の土地利用属性の分布を参照することによって、集水域単位のデータに変換した。これ

を行うために、たとえば、住宅地（土地利用属性）と人口（旧市町村単位の変数）、畑とジャガイ

モ耕作面積、ならびに草地や畜舎と牛の飼養頭数のような、1 つ以上の土地利用属性と旧市町村

単位の各変数との間での合理的な関係を設定した。そして、旧市町村単位の変数の値は、土地利

用属性のピクセル数の集水域内外の分布に基づいて、集水域の内外に分割された。 

 

５）窒素負荷と窒素流出ポテンシャルの算定 

 本法では、農業が主体の流域内で発生する窒素負荷として、家庭生活並びに農業および畜産な

どの人間の活動と降水量に由来する窒素負荷について、以下に示す修正原単位（PLU）法を使用

して計算され、窒素流出ポテンシャルは、集水域から環境に排出される潜在的な窒素負荷量とし

て、窒素流出係数を考慮して推定された。 

 窒素負荷量は、農業センサスの発行がなかった 1955 年を除いて、基本的に 1950 年から 5 年ご

とに集水域単位で計算した。また、農業センサスの情報と整合性をとるために、窒素負荷量の計

算は年間値として行われている。 

（1）発生源ごとの窒素負荷の計算 

a．降水量 

 降水量からの窒素負荷は、年間の総降水量と窒素濃度の積によって推定した。集水域全体の降

水量は、集水域内または付近の気象観測所での測定値（気象庁ホームページ）によって推計した。

解析対象年におけるデータが入手できない場合は、直近の年の利用可能なデータで代用した。計

算には、既往の報告値（玉置ら 1991）に基づき、0.008 kg- N mm-1 ha-1の降水中の窒素濃度と
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して使用した。 

b．人の生活 

 人の生活からの窒素負荷はし尿と生活雑排水の 2 つのカテゴリーに分類した。これらは環境に

排出される前に異なる処理を受けるため、異なる発生源として扱う必要がある。 

 文献（國松と村岡 1989）に基づき窒素に対する汚濁負荷原単位を使用した。し尿の場合は 9.0

（g-N 人-1 日-1）、雑排水の場合は 1.7（同単位）とした。 

b-1．し尿 

 し尿の輸送と処理の 3 つの主要な経路は、（i）下水道、（ii）汲み取り、（iii）浄化槽（単独浄化

槽と合併浄化槽）での処理がある。単独浄化槽はし尿のみを処理し、合併浄化槽はし尿と生活雑

排水の両方を集めて処理する。下水道の使用人口は前述の手順で推定され、各処理を使用する人

口の比率は公表データ（国土庁）から推定された。すべての場合で、窒素負荷発生量は負荷発生

原単位と各処理を採用する人口の積として計算された。 

 下水道を経由した窒素は、下水道管を介してトイレから処理施設まで輸送されるため、河川集

水域における土壌表面への負荷とはみなさない。ただし、処理施設では排水が放流されることか

ら、処理水中の窒素負荷は処理水出口が存在する河川集水域の負荷として計上する必要がある。 

 汲み取りされた窒素負荷の多くは、処理施設に輸送されて処理され、残り一部は処理されずに

土壌面に廃棄されたものとみなした。それらの比率と単独および合併浄化槽の分布は、公表資料

（国土庁）から推定された。 

b-2．生活排水 

生活排水についてもいくつかの処理経路を設定した。（i）前節と同じように下水管または合併

浄化槽処理、（ii）宅地内への廃棄、（iii）農地への廃棄、（iv）灌漑排水路、排水路、河川などの水

路への排出。各処理を採用している人口の比率は、公表データ（国土庁）から推定された。いず

れの場合も、し尿と同様に負荷発生原単位と処理人口の積として窒素負荷発生量を算出した。 

 各処理における窒素排出率（國松と村岡 1989）は、下水道経由、し尿収集、処理施設での処理、

単独浄化槽処理、合併浄化槽処理について、それぞれ 0.68、0.01、0.71、0.58、1.00 に設定した。

これらの窒素負荷はそれぞれ水路への排出とみなし、これらの排出率は、上記で計算されたそれ

ぞれに対応する窒素負荷発生量と乗じることで流出ポテンシャルが推計された。 

c．農業 

 農業活動により発生する窒素負荷として、施肥を設定した。施肥基準に記載された施肥量（小

川 2000）を各作物における施肥量（kg-N ha-1）として想定した。各作物の栽培面積（ha）は、

前記の通り農林業センサスに基づいて算定した。各作物の施肥による窒素負荷は、標準施肥量と

作物ごとの栽培面積の積として計算した。 

d．畜産 

 畜産については、以下の家畜排せつ物の負荷発生原単位（日本畜産協会 1989、國松と村岡 1989）
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を使用した。牛のふんと尿について 33.7（kg-N 頭または羽-1 y-1、以下単位同じ。）と 29.2、豚の

ふんと尿について 5.59 と 2.74、鶏のふんについて 0.45。集水域内での家畜飼養頭羽数は、農林

業センサスにおける出荷頭数に飼養日数などを考慮して 0.2 を掛けて推定されたブロイラー鶏の

個体数を除いて、農林業センサスのデータを使用した。窒素負荷発生量は、それぞれの家畜飼養

頭羽数とそれらに対応する負荷発生原単位の積として計算された。 

 家畜排せつ物は、液状のスラリーまたは堆肥として農地に散布される（農林水産省統計情報部 

2000）と想定した。アンモニアガスの揮発と貯蔵中および堆肥化プロセス中の脱窒によりかなり

の量の窒素が失われることが知られているため、堆肥と尿を土壌に施用した直後に、窒素発生負

荷量に揮発係数をかけ合わせた。土壌表面で生じる実負荷量の推定には、牛と豚の尿では 0.5、牛

のふんでは 0.23、豚のふんでは 0.149、鶏のふんでは 0.447 を用いた（倉島 1983）。家畜排せつ

物の施用先に関する情報は限られているため、すべての家畜排せつ物は生産された旧市町村区域

内で消費されると想定した。 

（2）潜在的な窒素流出負荷量の計算 

 潜在的な窒素流出負荷量は、各発生源における窒素発生負荷量に、窒素流出係数を乗じること

により算定された。農地における窒素流出負荷量は、作物ごとの施肥量に溶脱率を乗じることで

計算された（國松と村岡 1989、竹内 1997）。ただし、水稲作においては施肥窒素量よりも収奪さ

れる窒素量の方が多いこと（高村ら、1976）から、水田での溶脱率にはゼロを設定した。農地、

林地、住宅地などの土壌における窒素負荷、すなわち、家畜排せつ物、降水、生活由来の窒素流

出負荷量についても、窒素発生負荷量と流出係数（0.45、三輪と小川 1988、國松と村岡 1989）

の積として計算した。一方、土壌には施用されず水路に排出される生活排水に由来する窒素発生

負荷に対する流出係数は 1.0 に設定した。 

 集水域における潜在的な窒素流出負荷量は、すべての窒素負荷発生源の窒素流出負荷量の合計

として計算された。ただし、下水道経由の窒素負荷は、通常、流域外にある下水処理施設におい

て負荷の排出が行われることを想定し、流域への負荷からは除外した。 

 

６）河川のモニタリング地点における実窒素流出負荷量の推定 

 河川における年間窒素流出負荷量は、公共用水域水質モニタリング（国立環境研究所）などの

全国規模の水質モニタリングデータ、および AMeDAS（Automated Meteorological Data 

Acquisition System、気象庁）などの気象データを使用して推定された。 河川の年間窒素流出負

荷量（kg-N y-1）は、年間流量（Q、103 m3 y-1）と年間平均総窒素濃度（mg-N L-1）の積として

計算された。河川の年間流量は、次の式により推定された。 

AEpPQ  )(  

ここで、 

P 、年降水量（mm y-1）、 
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Ep 、年間蒸発散量（mm y-1）であり、 

A、集水域面積（km2）。 

 年降水量は AMeDAS のデータを使用して計算し、年間蒸発散量は、ハモン法によって推定さ

れた毎日の蒸発散量から計算された（Hamon 1961）。 河川水中の全窒素濃度の年間平均濃度の

算定には、公共用水域水質モニタリングを用い、各観測地点での年間の全窒素濃度測定値の算術

平均値を用いた。 

 

３．結果と考察 

１）推定された集水域単位の変数の妥当性の検証 

 開発した方法により推定された霞ヶ浦流域内の 6 つの支流域の特徴の一部を表 2-1 に示す。本

法で得られた出力値の妥当性を確認するために、本法による推定値を他の方法による推定値およ

び公表データとを比較した（図 2-2）。 

 まず、18 の支流の集水域面積を、元とした利水現況図に記載された値と比較した（図 2-2、a）。

これら 2 組の集水域面積の相関係数（r）は 0.998（n = 18、p <0.001）であり、回帰直線の傾き

はほぼ 1.0 であったことから、本法による計算は利水現況図の流域面積を妥当に再現したことを

示唆した。次に、作物の栽培面積（森泉ら 1975）と家畜生産量（吉川ら 1975）の推定に関して、

図 2-2 霞ヶ浦流域の河川集水域の変数についての公表資料と開発した方法で推定された

データとの比較 
各グラフの実線は、1：1 の関係を示す。 
（a）集水域面積（km2）、n = 18、国土庁；（b）栽培面積（ha）、n = 12、森泉ら(1975)；
（c）家畜飼養頭数（頭）、n = 12、吉川(1975)；（d）人口（人）、n = 14、林と塩(1974)。 
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1970 年の 12 流域におけるすべての作物の総栽培面積は、森泉ら（1975）の推定値と有意に相関

し（r = 0.994、n = 12、p <0.001）、回帰直線の傾きはほぼ 1.0（0.953）であった（図 2-2、b-1）。

個別の作目等で見ると、一部の作物において 1：1 の線と比較してフィッティングが低く、また 1

つの集水域における豚飼養頭数推定値は外れ値となったものの（図 2-2、c-2）、各変数の相関係数

は、根菜類の栽培面積が最低（r = 0.805、p <0.01、図 2-2、b-3）から水稲栽培面積で最高（0.997、

p <0.001、図 2-2、b-2）まで比較的良好であった。第三に、開発された方法で推定された 1970 年

の 14 流域の総人口が、メッシュ統計を使用した人口と比較された（図 2-2、d、林と塩 1974）。

両者の相関係数は 0.983 で、回帰直線の傾きは 0.931 となり、2 組の推定値の間に有意に高い相

関があることが示された（p <0.001）。 

 以上から、本法による主要な出力値は、他のさまざまな方法による推定値等と比較すると、回

帰直線の傾きがほぼ 1.0 である良好な相関関係を示した。残念ながら、流域における下水道使用

人口については、それを参照する他の信頼できる情報がないため、本法による推定値の妥当性を

検証できなかった。そうではあるが、開発された方法には、流域内の流域面積やその他の変数の

合理的な推定値を計算する十分な機能があると結論付けた。 

 さらに、この方法のもう 1 つの利点として、全国規模の統計を利用することで、データの均一

性と利用可能性が確保されていることにより、全国で同じ品質の見積もりが可能となることが指

摘できる。 

 ただし、一連の分析では、1950 年代に作成された旧市町村区界を除き、1970 年代から 1990 年

代に発行された印刷された地図に基づいて作成された GIS 地図データが使用された。特に土地利

用の分布は、対象とした長期間の間に変化した可能性があるが、ここでは 1976 年から 1983 年の

間に公開された土地利用図が一貫して使用された。本法においては、流域内外の土地利用の分布

に基づいて変数の推定が行われたことから、これが推定の誤差を生む原因となった可能性がある。

しかし、適切な公表データが見当たらないため、地図の作成日とは異なる年代について、これら

の推定値の精度の検証は行われなかった。 

 

２）修正原単位法による潜在的な窒素流出負荷量 

図 2-3 に 20 流域のうち 6 流域について修正原単位法によって計算した潜在的な窒素流出負荷

量の典型的な時間経過を示した。図 2-3 では、各窒素負荷発生源からの潜在的な窒素流出負荷量

を積み上げとして示しており、1950 年から 1995 年の潜在的窒素流出負荷量の総計は、各図の一

番上の線として示されている。 

期間中、畜産（例：図 2-3、a、b、c および d）と人の生活（例：図 2-3、e および f）からの流

出負荷量の増減が大きく、他の発生源からの窒素流出負荷量は比較的安定していた。その結果、

潜在的窒素流出負荷量の総量は畜産および/または人の生活に由来する窒素負荷の増減を反映し

て変動した。畜産からの負荷流出量の変動は主に家畜飼養頭羽数の増減によっていたが、人の生
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活からの変動は人口の変化ではなく汚水処理法の変化によるものだった。たとえば、図中の一番

下の線で示されている人の生活由来の窒素負荷量についてみると、1980 年までは漸減しているも

のの、それ以降、わずかに増加に転じていた（図 2-3、a、b、c、d、e の一番下の線）。これは、

1980 年ころまでに主流であった汲み取りの代わりに浄化槽利用が増加したこと、つまり、系外に

運び出されて処理されていたし尿由来の窒素負荷が、浄化槽処理水として当該地域の水系に排出

されることになったことを反映した。一方、境川の集水域においては、1980 年以降、人の生活由

来の窒素流出負荷量の大幅な削減が生じていた（図 2-3、f の一番下の線）。これは当該集水域にお

いて下水道の普及率が上昇し、し尿由来の窒素負荷が系外に運び出されたことによって達成され

たと解釈された（1995 年に普及率 92％）。以上のように、修正原単位法は、窒素負荷発生に関す

る活動の変化とこれらの集水域での潜在的窒素流出負荷量の変化を表出することができた。 

  

３）潜在的な窒素流出負荷量と河川における実窒素流出負荷量の比較 

 河川における実窒素流出負荷量は、国レベルの水質モニタリングデータが利用可能になった

1971 年以降を対象に計算した。これらは、図 2-3 では実線で示されている。図 2-3 で最も目立つ

傾向は、潜在的な総窒素流出負荷量と実流出負荷量の明確な違いがあったことである。集水域の

図 2-3 集水域ごとの潜在的な窒素流出負荷量と対応する河川の実流出負荷量の経時変化 
各負荷源からの流出負荷量は積み上げグラフとなっており、各線の差が各発生源（人の生活、畜

産、農業、降水量。それぞれ下から上）からの潜在的な窒素負荷流出量を示す。対応する河川に

おいて観測された実流出負荷量は、白丸と実線で示す。 
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いくつかの機能のために、集水域に負荷された窒素負荷量の多くが、河川集水域出口では観測さ

れなかったと考えられた。これらには、バイオマスや地下水または地形上の土壌への蓄積や、脱

窒によるガスへの変換などが含まれる（Boyer et al. 2002）。 

 対象とした 20 の集水域のうち 11 の集水域では、潜在的な窒素流出負荷量と河川での実流出負

荷量の両者に明確なピークが見られたが（図 2-3、a、それぞれ 1980 年と 1993 年；b、1975 年と

1992 年；c、1990 年と 1992 年；d、1990 年と 1988 年、など）、9 つの集水域ではどちらかのピ

ークが見られなかった（例：図 2-3、e、河川では 1973 年；f、どちらも明瞭でない）。2 つの異な

るピークを示す 11 の集水域のいくつかでは、潜在的な窒素流出負荷量のピークの後に実流出負荷

量のピークが続く傾向が見られており、2 つのピーク間に時間差（負荷の発生から見れば流出の

時間遅れ）が現れた（図 2-3、a では 13 年；b では 17 年）。このような集水域での実際の流出の

時間遅れは、別の研究(Tanaka et al. 1998)でも見られており、土壌中への窒素蓄積が関与するこ

とが示唆されている。時間遅れの長さは、集水域内の土壌-地下水系における貯蔵場所とその容量

に依存する可能性があり、次節で詳しく議論する。 

 窒素流出負荷量の合計または河川での実流出負荷量のいずれかで明確なピークが検出されない

ほとんどの集水域では、実流出負荷量に不規則な変動が見られた（図 2-3、e および f）。変動の原

因の一つは、実流出負荷量の算定法に起因していると考えられる。実流出負荷量は、河川水全窒

素濃度の測定値（年平均値）と年間の有効降雨量との積として算定している。このうち、後者は

年降水量により変動するため、水質濃度が一定であっても不規則に変動する性質がある。そのた

め、河川水質窒素濃度の変動が比較的小さい場合、明瞭なピークとして現れないことが考えられ

る。もう一つの要因としては、点源の影響がある。境川と山王川の集水域の土地利用分布をみる

と、工業地域が集水域全体の 3％以上を占め、都市域の比率が高いことも特徴だった（表 2-1）。

工業など産業の立地は、集水域の水収支と追加の窒素負荷により窒素収支にも影響を与える可能

性がある（田淵と高村、1985）ため、こうした変動が、本手法の計算には含まれていない産業活

動によって引き起こされた可能性がある。このことは、流域レベルでの水収支および窒素負荷の

推定には工場など他の点汚染源を考慮することが、より高い産業活動が立地する集水域における

実流出負荷量の推定の精度を向上させるのに役立つ可能性があることを示唆している。そうでは

あるが、霞ヶ浦流域全体でみれば、窒素負荷に対する農業以外の産業による平均的な寄与が限定

的であること（1996 年で 1.9％）に基づけば、工業地帯の比率が低い他の集水域については、こ

れら点汚染源の負荷を考慮する必要性は低いと考えられる。 

 

４）流出の時間遅れの長さ 

土壌や地形への貯蔵と脱窒による損失などの要因による土壌中の窒素の挙動は、実流出負荷の

遅延（Tanaka et al. 1998）と潜在的窒素流出負荷量と実流出負荷の 2 つのピークの高さの違い

（Boyer et al. 2002）の原因であることが示唆されている。これらの 2 つの負荷量の関係をより
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明確にするために、潜在的な窒素流出負荷量および河川での実流出負荷量のそれぞれから、水域

または都市域の舗装部分（土壌面以外の地表面）に直接負荷された窒素負荷を差し引くことで、

土壌面への負荷に由来する窒素の河川へ流出負荷を算定した。この結果、20 のうち 13 の集水域

で、両窒素流出負荷がそれぞれ単一のピークを示し、見かけの流出時間遅れの長さは 0〜25 年の

間で違いがみられた（表 2-2）。土壌表面に施用された窒素負荷に起因する実窒素流出負荷量にお

けるピークの遅れの出現は明白だったが、時間遅れの長さは図 2-3 とは異なるものとなった。 

 土壌への有機態窒素の連続的および/または大量の施用により、有機態窒素の施用がないか、あ

るいは少量の施用に比べ、土壌への窒素蓄積が促進したと報告されている(加藤と米田 2001)。し

かしながら、時間遅れの長さと、家畜排せつ物由来の窒素負荷量を集水域の農地の総使用面積で

割って算定された土壌表面への平均的有機態窒素施用量の間の関係は明瞭ではなかった。本推定

における有機態窒素の施用量は、処理プロセスの方法など、家畜排せつ物の処理に関する他の方

法を考慮していない点で十分正確ではない可能性がある。さらに、家畜ふん堆肥の流域内での流

通が最近増加している(農林水産省 2000)。これらは、堆肥の地域的な循環および土壌地下水シス

テムにおける窒素動態の観点から、窒素の再分配に関する他の要因を考慮することの重要性を示

唆している。 

 

５）窒素負荷の水系への流出過程における窒素除去の違い 

 集水域内であり得る窒素除去に関する機能を評価するために、土壌表面からの潜在的な流出量

と実流出負荷量の両方のピーク（表 2-2）での値を図 2-4 にプロットしたところ、両者は有意な相

関を示し（r = 0.993、p <0.001、n = 13）、その勾配は 0.47 だった。これは、土壌表面での窒素

負荷に起因する窒素流出負荷量の 47％が実際に川の集水域の出口に流出し、残りは出口に到達す

表 2-2 土壌表面に負荷された窒素の推定に基づく、霞ヶ浦流域内の 13 河川集水域における

見かけの時間遅れと窒素流達係数 

a) 図 2-１における集水域番号；b)ピークを示した年次；c)ピーク時の負荷量 
 

出現年b)(Y1) 出現年(Y2)
菱⽊川 6 1980 79.9 1990 31.0 10 38.7
鉾⽥川 15 1990 220.2 1995 103.8 5 47.1
⼀ノ瀬川 7 1980 98.3 1990 37.9 10 38.5
梶無川 5 1990 69.8 1990 39.3 0 56.3
蔵川 18 1980 61.5 1990 39.0 10 63.4
境川 8 1970 41.7 1980 20.5 10 49.0
桜川 1 1955 785.0 1980 384.3 15 49.0
新川 9 1980 37.1 1980 14.6 0 39.3
新利根川 13 1960 287.6 1985 96.1 25 33.4
武⽥川 16 1975 60.8 1990 31.7 15 52.1
巴川 14 1985 447.4 1995 211.6 10 47.3
夜越川 20 1990 32.0 1990 12.8 0 40.1
⼭⽥川 17 1980 81.5 1990 32.8 10 40.2

⾒かけの流出時間
遅れ

(y, Y2-Y1) (%, A2/A1x100)

窒素流達係数
⽀流

集⽔域
番号a)

負荷量c)(t-N y-1, A1)

⼟壌を通過した窒素負荷流出ポテン
シャルのピーク

負荷量(t-N y-1, A2)

河川流出負荷量のピーク
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る前に何らかの方法で除去されたと考えられることを示唆した。この値を「窒素流達係数」（表 2-

2）とし、100％との差を集水域における「窒素除去率」とした。 

 窒素除去率の大きさについては、前述のようにいくつかの機能の関与が示唆されたが（Boyer et 

al. 2002）、窒素除去率全体に対する個々の機能の寄与を分離することは困難である。窒素除去機

能の中で、脱窒活動は、湿地（Tang et al. 2004）、河岸地帯（Hill 1996）、地下水（Smith et al. 

2004）などの湛水土壌で盛んであることが知られている。対象地域では、脱窒と植物の吸収を通

じて稲作の栽培期間中に窒素を除去することが知られている水田土壌が優勢である（表 2-1、長谷

川 1992、小川と酒井 1984、田淵ら 1983、田淵と高村 1985）。そこで、水田土壌における可能

な窒素除去活動を評価するために、水田面積比と窒素到達係数との関係を解析した。それらの間

の関係は弱い負の相関を示し（r = -0.57、p <0.05、n = 13、データは示さず）、水田面積の増加は、

脱窒および/または植物吸収による窒素除去により、集水域からの窒素除去率の大きさを支配する

要因の 1 つである可能性がある。さらなる分析は、窒素除去率を左右する重要な要因の 1 つが水

田または水辺地域を通過する水の移動時間であることが示唆されており、この観点を含む分析が、

集水域における窒素除去活動の大きさを説明するのに役立つ可能性がある。加えて、集水域内の

他のサイトでの脱窒および集水域への窒素貯蔵に関する他の要因についても、今後の研究で評価

していく必要がある。 

 

４．結論 

１）修正原単位法は、集水域規模での潜在的な窒素流出負荷量の推定を可能にした。 

２）窒素流出負荷量と河川における実窒素流出負荷量の関係の定量的分析は、霞ヶ浦周辺のさま

ざまな集水域における窒素負荷流出の特性を反映した。 

今後、異なる観点からの、あるいは他の地域の集水域との比較が、集水域に負荷された窒素負

荷の河川水質への影響を理解するために重要と考えられる。 

 

図 2-4 土壌表面に施用された窒素に起因す

る潜在的な窒素流出負荷量と対応する河川で

の実窒素流出負荷量のピークどうしの比較 

 図の X 軸は、窒素流出負荷量の合計から水系

と舗装面に排出された窒素負荷を差し引いて計

算された「土壌表面に施用された窒素負荷に起

因する窒素流出負荷量」を示す。 Y 軸は「土壌

表面に施用された窒素に起因する河川における

実窒素流出負荷量」を表す。これは、実際の総

流出量から水系と舗装面に放出された窒素流出

負荷量を差し引くことで求めた。 



22 
 

５．要約 

河川流域における潜在的な窒素流出を推定するための Windows ベースのシステムを開発した。

このシステムは、地理情報システム（GIS）を利用して農業センサスなどの全国規模の統計情報に

よる行政区単位のデータを河川流域単位に変換する方法を含む。システムは、集水域の汚染物質負

荷原単位（PLU）法に基づいて窒素負荷を計算し、流出係数を導入することにより、それらを潜在

的窒素流出負荷量として算定する。面源負荷が優勢な霞ヶ浦に流れ込む支流の集水域について、

1950 年から 1995 年までの窒素負荷と潜在的窒素流出負荷量を推定した。各支流における実際の

窒素流出負荷量も、最下流地点での水質モニタリングデータと気象データを使用して推定し、両者

を比較した。得られた結果は以下の通りである。（i）この方法による各支流の流域面積やさまざま

な作物の栽培面積などのいくつかの推定値は、他の方法および公表データによって推定されたもの

とよく一致しており、この方法は行政区域単位の統計情報を流域単位に変換することができた。（ii）

霞ヶ浦流入河川流域における 1950 年から 1995 年までの期間における潜在的な窒素負荷流出の変

化は、家畜生産と生活排水処理法の変化を反映していた。（iii）潜在的窒素流出負荷量と実流出負

荷量を比較すると、流域内で発生した窒素負荷量の約 47％が河川に流出し、両者にはタイムラグ

が生じたことが示唆された。以上から、開発したシステムは、集水域規模での水質への面源の寄与

に関する現実的な定量分析の可能性を提供した。 
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第Ⅲ章 自然浄化機能発揮の場としての水辺域の重要性と機能発揮のための地形条件の検討 

 

１．はじめに 

本章では、霞ヶ浦周辺地域における非灌漑期の河川水窒素濃度を対象として、前章で指摘した

農業・畜産に由来する窒素負荷の河川流出抑制に対し、水辺域の流出緩和能とその機能の発揮を

制限する地形条件の意義を明らかにする。このために、前章で作成した河川流域単位の窒素収支

算定モデルに、 

①水辺域地下水帯での窒素濃度低下能を付与し、 

②対象地域の地形的な特徴に基づく浅層地下水の河川流出経路の違いを表現する、 

という二点の改良を行った（参考論文２；板橋ら 2013）。これを、同地域のいくつかの河川流

域に適用し、河川水窒素濃度の観測値との比較を通じて検証することで、面源由来の窒素負荷に

よる河川水窒素濃度形成 を考える上で、水辺域の機能と、地形条件を同時かつ適切に考慮するこ

とが有効であることを示す。 

 

２．材料および方法 

１）対象地域 

本章では、霞ヶ浦周辺地域のうち、工場排水や生活排水の影響が比較的小さい 9 河川とその集

水域を対象とした

（図 3-1、表 3-1）。

対象地域のほぼ中央

に位置する土浦市

（東経 140 度 11 分 

45 秒、北緯 36 度 4

分 18 秒）の気温と降

水 量 は そ れ ぞ れ 

14.2℃、1154.4 mm

である（1979～2000

年の平年値）。霞ヶ浦

流域の土地利用は、

林地が 19.8％と少な

いのに対し、水田が

20.5％、畑、樹園地が

15.1％と農業的な土

地利用が多い（田渕 

図 3-1 研究対象地域位置図  
北部東から（a）巴川、（b）園部川、（c）恋瀬川（本流）、（d）天の川、（e）
桜川（上流部）、南部東から（f）小野川、（g）新利根川（上流部）、（h）東

谷田川、（i）西谷田川の各集水域。 
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2005、 図 3-2A）。 

霞ヶ浦周辺地域の地形は大きく三つに分けられる。すなわち八溝山地南縁の筑波山塊を中心と

する山地と周辺の丘陵地、および洪積層上に関東ローム層を載せたほぼ平坦な台地、そして河川

や古代の海による開析谷底に生じた沖積低地である。台地部では深さ約 3 m の位置に常総粘土層

と呼ばれる難透水性の粘質層が分布している（小玉ら 1981、安原ら 1990）。図 3-3 に、対象地

域の台地－低地の地形連鎖系と常総粘土層、浅層地下水の概念図を示した。台地上の河川流路は、

標高 25～30 m の洪積台地面を下刻して形成されている（遠藤ら 1983）。河川の上流部では、こ

の下刻の程度が 1～2 m と小さいのに対し、下流ほど下刻が大きく（市川ら 1976）、最下流部で

は台地面から霞ヶ浦湖面（海抜 0 m）や牛久沼水面（海抜 3 m）までの標高差として 20 m に達す

る。筑波－稲敷台地における自由地下水面は、関東ローム層や常総粘土層中に位置する（市川ら 

1976、宇野沢ら 1988）。霞ヶ浦周辺地域の主要な作物は水稲で、水田は河川両岸の沖積低地に分

布する。窒素負荷の多い野菜類は巴川、小野川、園部川流域に、施設栽培は巴川流域に多く、畑・

樹園地は、洪積台地上に広く分布する。畜産は、園部川、巴川流域に多いほか、天の川、恋瀬川本

流域にも見られるが、その他の流域には少ない（表 3-1、図 3-2A）。台地部の表層土壌は、関東ロ

ームを母材とする黒ボク土群が主体である（図 3-2B）。河川流路近傍などの沖積低地には、灰色

低地土、グライ土のほか、多湿黒ボク土、黒ボクグライ土、泥炭土など様々な土壌が分布する（図

3-2B）。 

 

1）出典は 2000 年農林業センサス；括弧内は、流域面積に対する割合（％）。 2）麦類、雑穀、い

も類、豆類、工芸作物、花き・花木、種苗・苗木類、その他の作物の合計。 3）野菜類、花き・花

木、果樹、種苗類の施設栽培の合計。 4）単位は LU km-2；家畜単位（LU）、2000 年農林業センサ

スによる乳牛、肉牛、豚、採卵鶏の各飼養頭羽数およびブロイラーの出荷羽数に基づいて LU を計

算、流域面積当たりで表示。乳牛・肉牛、0.65；豚、0.25；採卵鶏・ブロイラー、0.01（Chilonda 
and Otte 2006）。 

表 3-1 対象河川集水域の諸元 
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２）水辺域における窒素濃度低下能付き収支モデル 

前章の GIS モデルに対し、1）水辺域地下水帯を通過する窒素濃度低下、2）台地部で形成され

た浅層地下水の崖面での湧出、の二点を考慮して改良した（『水辺域での窒素濃度低下能付き収支

モデル』）。この改良モデルを用いて得られる河川水中窒素濃度と、実測の河川水質濃度との比較

によりモデルの検証を行った（図 3-4）。それぞれの概念のモデル化は、以下のように行った。 

(1)水辺域浅層地下水中の窒素濃度低下モデル 

河川流域内の水辺域は、河川との隣接地点が窒素濃度低下能を付与する土壌類型（有機質土壌、

湿性土壌。詳細は 3．結果 1））である場合に、その地点から地形的に上位に遡り、これら以外の

土壌類型が生じるまでの範囲として設定した。水辺域地下水帯における窒素濃度低下を表現する

モデルおよびパラメータは、既往の文献を整理して作成・抽出した（表 3-2、詳細は 3．結果 1））。 

図 3-2 対象河川集水域の土地利用図（A）、土壌図（B） 
A、国土地理院発行の 1/25000 土地利用図（1976～1982）、地形図（1995～1996）に基づいて作成 
「農地」は、畑、樹園地、草地、農業施設（畜舎、温室）を含む。「水田」には、一部ハス田を含む。「そ

の他」は、居住地や工場、文教地区、道路施設など。 
B、1/50000 土壌図（茨城県、1980～1992）に基づいて作成。河川流域（a）～（i）は、図 3-1 に準ずる。 
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 (2)浅層地下水の河川流出経路の区分モデル 

浅層地下水の河川流出経路の区分は、常総粘土層の崖状地形による分断に基づいて判定した。

浅層地下水層を形成する同粘土層上面は、地表面下約 3.0 m に存在する（小玉ら 1981、安原ら 

1990）。そこで、同粘土層の分断の判断は、GIS モデル上で浅層地下水の移動経路上に現れる地表

面標高の変化を参照し、隣接するグリッド間での地下水移動前後の差として 3.0 m を基準として

行った。また、本パラメータの感度を調べる目的では、1/2 倍（1.5 m）および 2 倍（6.0 m）の値

を用いた。 

 

３）GIS データの整備と GIS モデルの作成 

(1)グリッドサイズと浅層地下水の水移動方位の設定 

本 GIS モデルでは、1/25000 地形図 1 枚分を南北 744 ×東西 845 のグリッドデータとして整

備した（1 グリッド はおよそ 13 m 四方）。地下水流動方向はおおむね地表面の勾配に沿っている

（吉谷ら 2001）。このことに基づき、モデル上では等高線、水準点などから地表面標高の DEM 

（Digital Elevation Model）を作成し、これに D8 モデル（あるグリッドの水量を、周囲 8 グリ

ッド（方位）のうち標高値の最も低いグリッドに移動させる方法。O’Callaghan and Mark 1984）

を適用することを基本に、グリッドごとに地下水流動方向を設定した。 

 

(2)土地利用、土壌、流域区界、農業集落区界データの設定 

図 3-3 典型的な台地－低地地形連鎖系における常総粘土層と浅層地下水、水辺域の関係（模

式図） 
洪積層最上部に常総粘土層があり、浅層地下水帯は粘土層中および、この上に載るローム層中に

形成される。浅層地下水は、地表面の勾配に沿って移動している。図中、河川より左側は、流域の

上流部に見られる地形変化の小さい連鎖系、右側は河川下流部などに見られる標高差の大きな崖状

地形を伴う連鎖系を示す。例示した土壌類型と土地利用は、この限りではない。 



27 
 

土地利用、土壌、河川流域区界データは、前章に準じてデータ化した。また、本報告では、窒素

負荷算定の単位を、前報で用いた旧市町村の代わりに農業集落に変更した。農業集落区界データ

表 3-2 水辺域の地下水中における窒素濃度低下を表現するモデルを作成するために用いた

文献リスト 

1）水辺域における窒素濃度低下能を水辺域の土壌の性質によって区分する際に用いた分類；有

機質、 Histosols、Peat など；湿性、gley、grey のキーワードが付いた土壌；その他、有機質・

湿性土以外の土壌、および分類不明の土壌。 

図 3-4 前章の収支モデル（左）と本報告で作成した「水辺域での窒素濃度低下能付き収支

モデル」（右）の概念 
Itahashi et al．（2006）の収支モデルでは、流域内への窒素負荷量を有効降水量で除すことに

より、ポテンシャル濃度（PNC）を算出、これを河川流域末端での窒素濃度（NCobs）と比較し

た。本章で作成したモデルは、流域内の水辺域における窒素濃度低下の効果を取り入れて、流域

最下流地点での窒素濃度（NCmod）を計算し、観測値と比較した。水と窒素負荷の水辺域を通

過する・しないは、対象地域の地下水の存在形態と地形により判断した。 
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は 2000 年の農業集落地図データ（財団 法人農林統計協会）のポリゴンデータを ArcGIS（ver9.3、 

ESRI 社）により読み込んで用いた。 

(3)流域最下流点における窒素濃度の算出 

流域内の浅層地下水および窒素の移動と流域最下流点となる河川上での窒素濃度の算出は以下

のように行った。 

①浅層地下水の保水量および窒素負荷量は年単位の集計値としてグリッドごとに与えた。保水

量は、1999～2001 年の平均の降雨浸透水量として流域ごとに、窒素負荷量は、農業集落区界ごと、

地目別に設定した（2．材料と方法 4））。 

②あるグリッドにおける浅層地下水中窒素濃度は、当該グリッドとその集水範囲から供給され

る水量および窒素負荷量の完全混合により生じる濃度を基本とした。各グリッドの保水量は、最

初に与えた保水量とし、そのため地形上の下流ほど通過水量が多い。 

③浅層地下水の移動における崖面湧出の有無の判定は、その移動経路上の隣接するグリッド間

の標高差を、別に設定する閾値（小玉ら 1981、安原ら 1990）を参考に初期値は 3.0 m に設定）

と比較することで行った（図 3-5）。 

a 標高差が閾値以上の場合は、崖面湧出とし、台地－低地境界部の崖上グリッドとその集水域内

にある全水量と窒素負荷量を、そのまま流域最下流点に与える処理を行った。これは、当該グリ

ッドを通過する浅層地下水が、湧出後に排水路網を通じて河川に排出されることを表現したもの

である（図 3-5）。 

b 標高差が閾値未満の場合は、崖面へ湧出せずに地形に沿って地下水帯を流下することを想定し

た（図 3-5）。この経路で水辺域を通過する場合の濃度変化は以下のように計算した。水辺域に流

入する直前のグリッドにおける窒素濃度に対して、「陸域－水辺域境界における濃度変化モデル」

図 3-5 浅層地下水の台地-低地境界部における崖面湧出の有無の判定 

 河川（グリッド 6）を最下流地点とする仮想の小集水域において、台地下端（グリッド 2）から

低地上端（グリッド 3）への浅層地下水の移動経路は、グリッド 2 と 3 の標高差と閾値として設

定した値（初期値は 3.0m）との大小により区別した。前者が後者よりも大きい場合、この地点で

浅層地下水は湧出し、直接河川グリッドに直接流出する（本文③a）。逆の場合、浅層地下水は湧

出せず、地下水のまま低地部に侵入し、水辺域に存在する土壌の種類に応じた窒素濃度の減衰を

受ける（本文③b）。 
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を適用した（詳細は 3．結果 1））。この結果として得られた濃度を水辺域流入直後のグリッドの濃

度として与えた。 

水辺域内を移動する間の濃度低下は、「移動距離に応じた窒素濃度低下モデル」を適用して計算

した（詳細は 3．結果 1））。 

下流側に「河川・水系」属性を持つグリッドに隣接するグリッドにおいては、当該グリッドを

通過する水量と窒素負荷量を流域最下流点に与える処理を行った。 

④流域最下流点にあたる河川グリッド上での窒素濃度は、 以上の計算から流域最下流点に与え

られた水と窒素負荷量のすべてを完全混合して生じる濃度として計算した。 

この結果との比較の対象として、水辺域での窒素濃度低下を考慮しない場合の流域最下流点で

の窒素濃度を算出した。これは、流域への全窒素負荷量を全浸透水量で除して求められる平均濃

度に相当する（収支モデルにおけるポテンシャル濃度、図 3-4 左の PNC）。 

以上の処理を行う GIS モデルは、C 言語による専用プログラム群として作成した（Borland C++ 

ver.4.0 を使用）。 

 

４）流域での窒素負荷量の算定 

河川流域土壌面に割り当てる窒素負荷量（評価年は 2000 年）は、前章に準じて設定し、異な

る点を以下に記載した。 

（1）対象地域として点源の影響の少ない河川流域を設定したことから、窒素負荷源は作物栽培由

来、家畜飼養由来、降雨由来の 3 種類とした。 

（2）作物栽培面積および家畜飼養頭数は、「2000 年世界農林業センサス農業集落カード」（財団

法人農林統計協会）を用いて、農業集落の単位で集計した。  

（3）作物栽培に伴う窒素負荷量は、作目ごとの栽培面積に西尾（2001）を参考に設定した施肥窒

素原単位を乗じて求めた。  

（4）年間降雨量はアメダスメッシュデータ（1999～2001 の平均；清野 1993）から流域範囲に

該当する全メッシュの平均値を求め、これを流域の代表値として用いた。 

 

５）河川水質モニタリングデータ 

河川流域末端での窒素濃度のモデル計算値との比較には、公共用水域水質モニタリングデータ

（環境数値データベース；（独）国立環境研究所 2012）を引用した。 

また、対象地域の水田非灌漑期は、降水量が少ない時期であること、および水田の灌排操作の

影響がなく流量が安定していることから、汚濁源の調査に都合がよいとされる （田渕ら 1975）。

そこで、モデルによる水質計算濃度との比較には、対象河川流域それぞれの最下流点に設定され

た水質観測地点における非灌漑期（10 月～翌年 3 月）の全窒素濃度を用いた。1999 年から 2001

年の観測値は、地点ごとに 9～18 点あり、これらの中央値と 25％値、75％ 値を用いた。 
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６）統計処理 

水辺域地下水帯における窒素濃度低下の地点間差および土壌間差の検定には、Kruskal-Wallis

法を用いた。2 変量間の相関係数の有意差の判定には、Pearson の方法を用いた。モデルによる実

測値の再現性の良否の指標には、平均二乗誤差の平方根（root mean square error、RMSE）を用

いた。 

 

３．結 果 

１）水辺域地下水帯における窒素濃度低下モデル 

表 3-2 に水辺域地下水帯における窒素濃度低下を表現するモデルの作成およびパラメータの抽

出に用いた既往の文献を示す。これらの文献を整理し、窒素濃度低下に影響を及ぼす要因として、

以下に示す位置の違いと土壌の違いを抽出した。 

(1)陸域～水辺域の地形連鎖上の位置の違い 

文献から抽出したデータセットを、地点 1：「上位地形面と水辺域との境界部分」と地点 2：「平

坦な水辺域内」に分け、それぞれの地点における地下水中窒素濃度の変化を、地下水の移動前後

の濃度比（C/C0、 C は移動後、C0 は 移動前の濃度）により比較した（図 3-6）。この結果、観

測値間のばらつきは大きいものの、地点 1 における窒素濃度低下は地点 2 に比べて有意に大きく

（P＜0.001）、地点 1 と地点 2 を区別する必要があると判断した。地点 1 における濃度低下の中

央値 0.1 は、地点 1 で窒素濃度が 1/10 に低下することを示している。 

(2)水辺域に存在する土壌の違い 

図 3-6 で示したデータセットを、さらに水辺域の土壌類型で整理した。ここで用いた土壌類型

は、「有機質土壌」（文献中で”Peat”や”Histosols”の記載）、「湿性土壌」（同じく”gley”、”grey”の記

載）とした（表 3-2 の「水辺域土壌・地質」）。また、これら以外の土壌および分類の明瞭でない

土壌をまとめ「その他の土壌」として区別した。地点 2 においては、流下距離に応じた濃度変化

として表現した（図 3-7 脚注）。 

図 3-6 水辺域地下水帯での窒素濃度低下

能の台地－低地地形連鎖系上の地点によ

る違い  
地点 1、上位地形面と水辺域との境界部分；

地点 2、平坦な水辺域内．異なるアルファベ

ットは、1％水準で有意差があることを示す

（Kruskal-Wallis 法）。 
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この結果、地点 1 の濃度低下は、有意差はないが、湿性土壌（中央値 C/C0＝0.165、図 3-7A）

とその他の土壌（同 0.108）に比べ、有機質土壌で小さい傾向が認められた（同 0.051）。 

地点 2 については、有機質土壌（中央値 k＝0.087、図 3-7B）とその他の土壌（同 0.100）に比

べ、湿性土壌（同 0.012）は有意に小さかった（P＜0.05）。 

以上の結果に基づき、「陸域－水辺域境界における濃度変化モデル」と「移動距離に応じた窒素

濃度低下モデル」の二種類を作成した。パラメータ代表値には、図 3-7A、B に示した地点・土壌

ごとに各データセットの中央値を設定し、ばらつきを 25％値、75％値を用いて表現した（図 3-7

下の表）。 

 

２）浅層地下水の河川流出経路の区分モデル 

図 3-8 に地下水の移動経路に沿って隣接するグリッド間の標高差を解析した結果を示した。差

が 12.0 m 以上となる大規模な崖状地形（図 3-8 のⅥ、以下同じ）は、桜川（図 3-8 の e、以下同

じ）、恋瀬川（c）などの集水域の山地部と山地から繋がる丘陵部（恋瀬川流域と天の川流域（d）

の集水域間など）に階段状の地形として抽出された。同様に標高差が 3.0 m 以上の地点は（Ⅳ以

上の区分）、上の山地部・丘陵部以外にも、流域内の大部分が台地状地形である東・西谷田川（h、

i）の各集水域では河川下流部に、小野川（f）、巴川（a）、園部川（b）の各集水域では本流の中・

下流部の河道付近にも抽出された。 

これら標高差の大きい崖では、浅層地下水はその地点で湧出することを想定した。 

図 3-7 水辺域地下水帯での窒素濃度低下能の台地－低地地形連鎖系上の位置および土壌類

型による違い（A、B）と モデルで使用したパラメータ値（下表）  
A、地点 1、上位地形面と水辺域との境界部分での濃度変化。境界部への流入前後の濃度比（C/C0）
により表現；B、地点 2、平坦な水辺域内を流下中の濃度変化。距離 x（m）を流下したときの移

動前後の濃度変化を C/C0＝exp（-kx）で表し、その定数 k により表現。土壌類型の分類は表 3-
2 に準じた。n.s.は有意差なし、異なるアルファベットは、5％水準で有意差があることを示す

（Kruskal-Wallis 法）。＊湿性土壌の 75％値は、計算では「0」を用いた（濃度変化なし）。 
 



32 
 

３）潜在的な地下水中窒素濃度分布 

図 3-9 に地点ごとの窒素負荷量を浸透水量で除して求めた潜在的な窒素濃度分布を示した。20 

mg-N L-1 以上の窒素 を含む浸透水は、巴川（a）、園部川（b）の各集水域の中・上流部にまとま

って存在し、その他河川集水域でもパッチ状に存在した（年間浸透水量は各流域 512～602 mm で

あるため、およそ 100～120 kg-N ha-1 以上の窒素負荷が生じた地点に相当）。 

他方、水田地帯である新利根川（g）の低地部、山地・丘陵地である恋瀬川（c）、桜川（e）の各

集水域の上流部では、降雨による窒素濃度のみが分布した（降雨由来の窒素負荷は年間 10.4～11.0 

kg-N ha-1 であり、浸透水中濃度は 1.8～2.0 mg-N L-1）。 

 

４）GIS モデルにより計算した河川水質と観測値の比較 

9 河川の全窒素濃度観測値の中央値（図 3-10 の横軸）は 2～6 mg-N L-1 前後と河川により 3 倍

程度の違いがあった。それぞれの河川における観測値の変動幅（25％値、75％値）では、中央値

より約 1.0 mg-N L-1 上回る観測値があるが（中央値 3.5 mg-N L-1 の恋瀬川）、他の河川では中央

値と高低 0.7 mg-N L-1 以下の差に留まり、河川間の濃度の違いに比べて、同一河川での変動幅は

小さかった。これら観測値に対し、前報の窒素濃度低下機能を付与しない GIS モデルによる計算

値（PNC、図 3-10 の白丸）をプロットしたところ、回帰直線の傾きは 1.87 と大きく、窒素濃度

の高い河川ほど過大に評価する傾向があった。このとき河川水質観測値（中央値）との相関係数

は 0.89 と高かったが（P＜0.001、n＝9）、再現精度の指標とした RMSE は 3.0 mg-N L-1 と大き

かった。 

次に同じ観測値に対し、本報告で改良した GIS モデルによる計算値（NCmod、図 3-10 の黒丸）

と河川水質観測値との関係は、回帰直線の傾きが 0.70 と河川水質濃度をむしろ過小評価する傾向

図 3-8 隣接するグリッド間の標高差に基づいて抽出された崖状地形 
浅層地下水の流線をたどり、連続するグリッド間の標高値の差を全地点についてマッピングした。

このとき、標高値の差（崖状地形の規模） により、凡例に掲げた色を付けた。河川集水域（a）〜

（i）は図 3-1 に準ずる。 
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が認められたが、相関係数は 0.85 と高かった（P＜0.001、n＝9）。また、RMSE は 0.85 mg-N L-

1 と PNC の 1/3 以下になり、水辺域での窒素濃度低下能および地下水帯水層の分断を導入するこ

とにより観測値の再現性が向上した。 

 

５）モデル・パラメータの感度 

(1)水辺域浅層地下水中の窒素濃度低下モデル 

図 3-10 に示した改良 GIS モデルによる計算値（NCmod）には、パラメータとして既往文献か

ら得られた値の中央値（C/C0 と k）を用いた計算値に加え、25％、75％値を用いて得られた変動

幅を示した（図 3-10 の縦バー）。中央値を用いた計算値と観測値との回帰直線の傾き 0.70 に対

し、パラメータに 25％値を使うと傾きが 0.67（r＝0.83、 P＜0.001）とさらに小さく、逆に 75％

図 3-9 農業、畜産、降雨による潜在的窒素濃度分布の推定（2000 年）  
農業集落単位で、農業、畜産により発生する窒素負荷量および降雨による窒素負荷量を合計し、年

間浸透水量で除した値に応じて色分けして表示。河川集水域（a）～（i）は、図 3-1 に準ずる。 

図 3-10 河川水中窒素濃度の観測値（横

軸）とモデルによる計算値（縦軸）の関係

－水辺域の窒素濃度低下能を規定するパ

ラメータの感度分析 
 観測値は、1999～2001 年の非灌漑期（10
～3 月）の値の中央値と 25％値、75％値を

示した。改良モデルによる計算値（NCmod）
は、パラメータの中央値を用いた場合（塗り

つぶし円）と 25％値、75％値を用いた場合

の結果を示した（3. 結果 1））。このパラメ

ータの感度については（3. 結果 5））で検討

する。PNC は、前章で推定した潜在的窒素

負荷量を有効降水量で除して求めた値で、

横軸は NCmod と共通。図中（a）～（i）は

河川集水域を示し、図 3-1 に準じる。 
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値を使った場合には 0.97（r＝0.90、 P＜0.001）と大きくなり、窒素濃度低下能を小さく設定す

ることで回帰直線の傾きが 1 に近くなる傾向が見られた。しかし、観測値の再現性の良さを示す 

RMSE 値については、25％値、中央値、75％値の順に、0.83（mg-N L-1、 以下単位同じ）、0.85、 

0.95 と大きくなり、再現性が低下する傾向があり、中央値を使う場合が最良であった。 

(2)浅層地下水の河川流出経路の区分モデル 

本パラメータ初期値は 3.0 m であり、ここでは変動幅として 1.5 m、6.0 m を用いた場合のモ

デル計算値に対する影響を検討した（図 3-11）。 

対象とした全河川流域に対する計算値と観測値（中央値）との相関係数は、パラメータを変え

たいずれの場合でも 0.84 以上と有意に高かった（P＜0.001）。再現性の指標である RMSE 値で

は、パラメータとして 1.5 m、6.0 m を設定した場合（それぞれ 1.6、1.4 mg-N L-1、以下単位同

じ）でも水辺域での濃度低下を考慮しない場合（3.0、図 3-11 の 白丸、PNC）よりは改善したも

のの、初期値を用いた場合が最良（0.85）であった。ただし、河川ごとに本パラメータの感度が異

なり、パラメータの変更が計算値に大きな影響を与える河川があった。 

以上から、二つのモデルで用いたパラメータ中央値は、それぞれの変動幅として考慮した範囲

では最良の結果を与えた。 

 

４．考 察 

１）流域窒素負荷の河川流出における不明窒素の行方と本研究の位置付け 

河川流域への化学肥料、大気沈着、食料・飼料の持ち込み、生物的窒素固定などによる投入窒

素量のうち、河川を通じた流出率は 10～40％で、残りの窒素は行方不明とされる（Howarth et 

al. 1996、Boyer et al. 2006）。この不明窒素の行方は、農地を含む地形上での脱窒（46％）が最

大で、以降、河川での脱窒（14％）、土壌中への蓄積（11％）およびバイオマス増加量（11％）と

見積もられている（van Breemen et al. 2002 を改変）。地形上での脱窒に関し、湛水域の周辺で

図 3-11 河川水中窒素濃度の観測値（横軸）

とモデルによる計算値（縦軸）の関係－地形

に基づいて浅層地下水の河川流出経路を区

分するパラメータの感度分析 
横軸は、図 3-10 と同様。改良モデルによる

計算値（NCmod）は、パラメータの初期値（3.0 
m）を用いた場合（塗りつぶし円）と 1/2 倍

（1.5 m）、2 倍（6.0 m）を用いた場合の結果

を示した。 
図中 PNC は図 3-10 と同じ。 
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湿性な環境条件を作る水辺域は、農地等面源に由来する窒素を含む汚染物質の河川流出の緩和に

大きな影響を持つことが知られている（Peterjohn and Correll 1984 など）。米国では、この機能

が広く認められ、河川水質保全策の一環として政策的に位置づけられている（例えば、USEPA 

2003）。 

翻ってわが国では、面源由来窒素負荷の河川水質形成に及ぼす水辺域の寄与についての知見は、

流域内の河畔湿地の有無と河川水窒素濃度の間に有意な関係を見出した Hayakawa et al. （2006）

以外に見あたらない。そこで本報告では、面源窒素負荷の多い霞ヶ浦周辺地域を対象とした前章

での行方不明窒素に対する説明として、流域内の水辺域の持つ窒素濃度低下能を考慮することが

役立つかを検討した。 

 

２）水辺域地下水帯での窒素濃度低下に影響する要因とモデル化 

水辺域内の地下水帯における窒素濃度低下は海外の多くの事例で確認され、このメカニズムに

ついては、脱窒による除去（Jacobs and Gilliam 1985 など）を主体とする、複合的な作用と見ら

れる（Lowrance 1992）。このような水辺域地下水帯における窒素濃度低下能のモデル化を行うに

あたり、表 3-2 に示した文献を収集し、濃度低下能を規定する要因を検討した。まず、Cey et al.

（1999）らは、陸域－水辺域境界部における顕著な濃度低下を報告し、台地部から流入する浅層

地下水がより嫌気的な下方へ曲げられることで、脱窒による濃度低下が生じると説明した。そこ

で、水辺域への流入地点とそれよりも下流側水辺域内を流下する過程とを区別することに意味が

あるかを検討した。この結果、濃度変化率（C/C0）で表現した窒素濃度低下能は、陸域－水辺域

境界部で大きく、水辺域内を河川に向けて流下する過程では比較的小さいことが明らかとなった

（図 3-6）。このことに基づき、水辺域内の地点別に二つの簡易なモデルを作成した。次に土壌に

ついては、泥炭土などの有機質土壌をもつ水辺域において、土層内が嫌気的であること、微生物

のエサとなる有機炭素源が豊富であること、また脱窒酵素活性が高いことにより、脱窒による除

去が生じるとされる（Cooper 1990、Devito et al. 2000）。霞ヶ浦周辺地域の水辺域の土壌類型は、

新利根川集水域の河川近傍には広範囲に泥炭土が存在するが、その他にはグライ土や灰色低地土

などの湿性土壌が多く分布している（図 3-2B）。そこで、水辺域内の位置の違いを区別した上で、

土壌の違いによる窒素濃度低下を検討したところ、有機質土壌における窒素濃度低下能が比較的

大きいことが把握された（図 3-7A、B）。このことから、先のモデルに対し、これら二種の土壌類

型別にパラメータを設定した。 

 

３）水辺域地下水帯の窒素濃度低下能と面源窒素負荷の河川流出率の関係 

3．結果 1）（図 3-6）に示したように，陸域から水辺域への流入地点における窒素濃度低下能

C/C0 の中央値は約 0.1 と極めて小さい値であった。このモデルを河川流域内の全ての水辺域に

付与した場合、水辺域に流入した直後の地下水中の窒素濃度は流入濃度 10％程度に低減されるこ
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とが示唆された。このことは同時に、面源に由来する窒素負荷量の河川流出率がこれだけに制限

されることを示唆し、このような設定で得られる流出率は、前章で報告した 47％よりも明らかに

小さくなると予想された。このように、河川流域に普遍的に存在する水辺域に対して窒素濃度低

下能を一律に付与することは、河川水質を過小に評価することになるため、このモデルを単独で

適用する設定は適当ではないと判断された。 

 

４）浅層地下水の河川への流出経路の違いの重要性 

ここで本報告では、対象地域に見られる地形的特徴に着目した。すなわち、台地部形成後に河

川や古代の海による侵食で生じた崖状地形のために、浅層地下水帯が分断されている点である（市

川ら 1976、宇野沢ら 1988）。約 6000 年前に最盛期を迎えた縄文海進期の各河川最下流部（遠藤

ら 1983）、および約 2 万年前に巨大河川であった古鬼怒川により流域の大部分が削り取られた新

利根川流域では開析の規模が大きく（池田ら 1977）、標高差 20 m 以上の大規模な崖が見られる。

このような崖面では、台地上の農業や畜産の影響を受けて、しばしば 20 mg-N L-1 など高濃度の

硝酸を含む浅層地下水の湧出が観察されている（黒田と田渕 1996、松森と板橋 2010）。また、こ

うした湧水は、かつては水田灌漑水として田に導かれていたが、近年、圃場整備が進んだ結果、

特に非灌漑期には、湧水は排水路系を通じて河川に直接排出されるようになった（松森と板橋 

2010）。これに対し、各河川の中・上流部では、当該河川の下刻のみにより生じた小規模な開析が

見られるのに留まり（1～2 m、市川ら 1976）、この深さは浅層地下水帯を形成する常総粘土層の

出現する深さ（3 m）に達していない。このため浅層地下水帯はこのような小規模な崖の下方を通

過して、地形的に低位の水辺域地下水帯に連続している（小川と酒井 1984）。このように、同一

河川内の中・上流部と下流部で、浅層地下水帯の河川流出経路が異なっていることは、崖状地形

の規模の解析結果からも明らかとなった（図 3-8）。この結果を用い、中・上流部では浅層地下水

中の窒素は水辺域地下水帯に流入して濃度低下を受けるのに対し、山間部や河川下流部では崖面

で湧出して河川に直接流出するという区別を行った。 

 

５）水辺域地下水帯の窒素濃度低下能と地形条件を考慮した河川水質の再現 

上に述べてきたように、本報告では、対象地域に見られる地形的特徴に着目して浅層地下水の

河川流出経路を区別し、結果的に水辺域における窒素濃度低下能を流域内で部分的に作用させる

こととした。そして、このことによる河川水窒素濃度の再現精度は、従来の窒素収支モデルに比

べ大きく向上した（図 3-10）。ここで、地形的な要因を表現するパラメータに対し、高い感度を示

す河川があった（図 3-11）。このパラメータは、浅層地下水の湧出が生じる崖の規模を決めるもの

であり、このパラメータの変更は浅層地下水に含まれる窒素負荷の河川湧出量に敏感に影響する

ことが示唆された。本パラメータの変更によるモデル計算に及ぼす影響については次のように解

釈される。すなわち、1/2 倍のとき、浅層地下水は 1.5 m という小規模の崖状地形において分断さ
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れることを想定する。このことは、パラメータ初期値で対象とした 3 m 規模の崖状地形を含み、

集水域内に数多く存在する小規模な崖状地形で浅層地下水が湧出することを表現した。このこと

で、初期値のときよりも水辺域に流入する窒素負荷および水辺域で除去される窒素量が減少した

ため、 河川水窒素濃度の上昇を予測する結果となった。逆に、2 倍（6.0 m）の場合、より大規

模な崖状地形でなければ浅層地下水は湧出せず、その結果、水辺域で脱窒除去される窒素量を多

く見積もったために、河川水窒素濃度の低下を予測する結果となった。本パラメータの規定の設

定値は当該地域の常総粘土層の出現深さである 3.0 m であり（安原ら 1980）、全集水域を対象と

した場合に良好な再現値を与えた（図 3-11）。このことから、対象とした河川集水域については、

難透水層面の 深さを 3.0 m と想定することが妥当であることが示唆された。このように、対象地

域において集水域土壌面への窒素負荷の河川流出を妥当に表現するためには、地形的な条件を適

切に取り入れることで、水辺域地下水帯の窒素濃度低下能を限定的に作用させることが有効と判

断された。 

 

６）不確実性 

本報告で用いた GIS モデルでは、実河川集水域の持つ多様性を大胆に簡略化して表現したこと

に起因する不確実性が内在する。これらの解決は今後の課題となるが、これらのうち、地形と土

地利用の多様性について触れておく。まず、地形の多様性については、丘陵地における農業由来

窒素負荷の河川流出に影響を与えた可能性が指摘できる。対象地域の丘陵地には常総粘土層は存

在せず、地下水位は台地部よりも深いと考えられる。ここに難透水層の分断深さとして台地部と

同様の値を設定したことで、本来は湧出しない地下水を崖面に湧出させた可能性がある。この操

作は、流域末端に到達する窒素量を過大に見積もる方向に働いた。恋瀬川集水域の丘陵地には樹

園地による農業的窒素負荷があり（図 3-2A-c）、これが図 3-10 における 2 つのパラメータ中央値

を用いたモデル計算値が回帰直線よりも顕著に上方にプロットされる原因となった可能性がある。

他方、丘陵地に農業的土地利用の少ない天の川と桜川では、この影響は認められず、この効果は

限定的であると見られる（図 3-2A および図 3-10-d と e）。次に、土地利用の多様性については市

街地の影響を考慮することがある。本解析では、できるだけ市街地、工場等の影響の小さい河川

集水域を選択したものの、純粋な農業集水域は存在しなかった（図 3-2A）。このため、市街地等

の存在が観測濃度を底上げし、モデル計算値との関係を不明瞭にした可能性がある。特に、図 3-

10 で回帰直線よりも顕著に低い計算値を与えた東谷田川（h）と西谷田川（i）には、市街化が進

んだ地域が含まれ、この影響があったことが想定される。以上のように、本モデルには反映しき

れなかったいくつかの不確実な要因が含まれている。しかしながら、本モデルにより、霞ヶ浦周

辺地域における集水域土壌面に負荷された窒素の河川水質形成への影響について、負荷流出を顕

著に抑制する水辺域地下水帯の機能、およびこの機能の発揮を制限する地形的条件の両者を同時

かつ適切に考慮することが有効であることが示されたと結論できる。  
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５．要 約 

前章で開発した、河川集水域単位で面源窒素負荷の河川水質に対する影響を解析する GIS モデ

ルに対し、既往の報告に見られる水辺域における窒素負荷低下機能、および崖状地形による地下

水流出経路の区別を取り入れて改良した。これを農業・畜産による面源負荷が主体な霞ヶ浦周辺

地域の 9 河川集水域に適用し、非灌漑期の河川水中窒素濃度の再現を試みた。この結果、以下の

点が明らかになった。 

・水辺域における窒素濃度低下能は、水辺域を含む地形連鎖系上の位置、および水辺域の土壌

の性質により区別することが妥当であること、 

・丘陵地や各河川集水域の下流部では崖状地形の規模が大きく、台地部の浅層地下水は崖面で

湧出するのに対し、各河川集水域の中上流部では崖の規模が小さく、浅層地下水は水辺域地下水

帯に連続していること、が示唆された。 

・モデル・パラメータ（水辺域における窒素濃度低下および崖状地形による浅層地下水の連続

性の評価）として文献値から得られた妥当な値を用いた場合に、GIS モデルによる対象河川の窒

素濃度は精度良く再現された（RMSE＝0.85 mg-N L-1）。 

以上から、同地域における河川水質の再現には、水辺域地下水帯における窒素濃度低下能に加

え、この機能の発揮を制限する地形条件の両者を同時かつ適切に考慮することが有効である。 
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第Ⅳ章 河川集水域における面源窒素負荷の河川水質に対する脆弱性の区分とこれに基づく水質

管理の考え方の提示 

 

１．はじめに 

従来、窒素による水質汚濁に対する脆弱地域の考え方としては、硝酸脆弱地域（Nitrate 

Vulnerable Zone、NVZ、EU 1991、西尾 2005）や N index（Heathwaite et al. 2000）がある。

NVZ は、すでに水質汚濁が生じているか、生じる危険性の高い地域を、国や河川流域の単位で指

定するもので、指定された地域内では、農業・畜産由来の窒素負荷を適正に管理することが義務

付けられる（EU 1991、西尾 2005）。この考え方では、水質汚濁が生じる原因やメカニズムに関

する検討は不要であることから、設定・解除には技術的な困難さはない。その代り、脆弱である

とされた汚濁の原因に対しては窒素負荷を減ずる以外の対策を取りにくい。対して、N index は、

土壌面に負荷された窒素の根圏より下層への溶脱量に着目し、これに影響する窒素負荷量、土壌

特性、降雨条件をそれぞれ点数化して、地点ごとに地下水汚染の生じやすさ（脆弱性）を評価す

る方法である（Heathwaite et al. 2000）。脆弱な地点においては同じ管理を行っても地下水汚染

を生じやすい性質を示すという点において、字義的な脆弱性の評価に近い評価法と言え、窒素負

荷の低減の他、土壌の改良なども対策のオプションとして規定できるが、当該地点と直下の地下

水との関係に限定される。 

 本章では、河川集水域内の地点ごとに河川水質に対する影響の出やすさの違いを脆弱性と位置

づけ、判定する方法を開発する。具体的には、前章で開発した GIS モデルで表現される浅層地下

水の河川への流出経路の違いを利用し、集水域内の各地点に施用あるいは沈着した窒素が河川に

流出する経路を特定し、流出経路上に前章で議論した脱窒能を有する水辺域地下水帯がある場合

は、その窒素負荷は脱窒を受けてから河川に流出することから、影響が小さい地点（脆弱性が小

さい）、逆に水辺域地下水帯を通過せずに河川に流出する地点については河川水質への影響が大き

く生じる地点（脆弱性が大きい）、という考えに基づいて行う。そして、区分されたそれぞれの地

域に対する窒素負荷と河川水窒素濃度の関係を解析し、流域の地形によって定まる特徴に基づい

て河川水窒素濃度を低下させるために必要な窒素負荷の配置の考え方を整理する（参考論文３；

板橋 2017）。 

 

２．材料および方法 

１）対象地域と浅層地下水の特徴 

 本章では、前章並びに板橋ら（2013）と同様、茨城県内の霞ヶ浦、牛久沼に流入する 9 河川と

その集水域を対象とした（表 4-1；板橋ら（2013）を一部改変）。集水域区界は、公共用水域水質

モニタリングの観測地点を最下流地点とし、面源由来の窒素負荷と河川水質との関係を明瞭にす

るため、工業地域や都市域をできるだけ含まない範囲として設定した。この地域の地形は、筑波
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山とその周辺の山地・丘陵地、洪積台地の上に火山灰土壌が載った台地部、そしてこれらが河道

や古代の海の侵入により開析されて生じた谷底の沖積低地に大きく三分される。このうち台地部

では、深さ約 3m の位置に常総粘土層と呼ばれる難透水性の粘質層が広く分布し（小玉ら 1981、

安原ら 1990）、同粘土層の上面または内部には浅層地下水帯が形成されている（市川ら 1976、

宇野沢ら 1988）。浅層地下水の一部は、台地部の大規模な開析で生じた崖状地形の壁面において

同粘土層の分断に伴って湧出しており、この湧水には台地上での営農の影響を受けた高濃度の硝

酸態窒素が含まれる（黒田と田渕 1996、松森と板橋 2010）。これに対し、粘土層が分断されない

小規模な崖では、浅層地下水は地下水のまま河川等湛水域に連続している（小川と酒井 1984）。 

 

２）GIS モデルによる浅層地下水の河川流出経路と地点ごとの脆弱性の区分 

 本報告では、河川集水域内地点ごとの窒素負荷による河川水質汚濁に対する脆弱性の区分を、

前記の対象地域における台地部浅層地下水の河川への流出経路とこれに伴う地下水中窒素の河川

への流達の違いに基づいて行った。このために、前章で開発した GIS モデルを用い、まず、河川

等湛水域に隣接し、湿性や有機質の土壌の分布する範囲を特定し、脱窒能を有する水辺域と規定

した。そして、流出の途中でこの場を通過する浅層地下水に対しては、脱窒により窒素濃度が低

表 4-1 本研究で対象とした 9 河川と集水域の諸元（板橋ら（2013）を一部改変） 

1)2000 年農林業センサス。括弧内は、流域面積に対する割合（%）。 
2)麦類、雑穀、いも類、豆類、工芸作物、花き・花木、種苗・苗木類、その他の作物の合計。 
3)野菜類、花き・花木、果樹、種苗類の施設栽培の合計。 
4)家畜単位（LU）、2000 年農林業センサスによる乳牛、肉牛、豚、採卵鶏の各飼養頭羽数および

ブロイラーの出荷羽数に基づいて LU を計算、流域面積当たりで表示。乳牛・肉牛、0.65；豚、

0.25；採卵鶏・ブロイラー、0.01（Chilonda and Otte 2006）。 
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下する設定とした。これに対し、前述の規模の大きい崖状地形の壁面で湧出した浅層地下水は、

そのまま表面水として河川に流出するため、窒素濃度の低下を考慮しなかった。 

 ここで、対象地域において浅層地下水の移動は地表面勾配に沿ってほぼ水平とみなせる（吉谷

ら 2001）。そこで、前章（板橋ら 2013）の GIS モデルにおいては、浅層地下水の移動方位を D8

モデル（O’Callaghan and Mark 1984）を用いて地表面標高に基づいて設定し、このことにより

浅層地下水の流出経路は、流出途中で合流しても、分流しないという特徴が付与された。本報告

では、この特徴を利用することで、流域内の浅層地下水の河川への流出経路を二通り設定したこ

とが、それぞれの地下水とこれに含まれる窒素の集水域内での供給地点を二種類に区別したこと

に読み替えられた。これらは、脱窒能を持つ水辺域の集水域と、それ以外の地域である（図 4-1）。

それぞれの地域で発生した窒素負荷の河川への流達の観点からは、前者、すなわち水辺域の集水

域内部で発生した窒素負荷の河川への流達は、水辺域地下水帯での脱窒により抑制されるのに対

し、後者、すなわち水辺域の集水域以外の地点で発生した窒素負荷の流達は、脱窒を受けること

がないために全量が河川に流出することとなる。 

 この考え方に基づき、河川集水域を、脱窒能を持つ水辺域の集水域であることから窒素負荷の

河川流出率の低い「低脆弱地域」と水辺域の集水域外であることから窒素負荷の河川流出率の高

い「高脆弱地域」に分割した。ここでは前者を LVZ（Less Vulnerable Zone）、後者を MVZ（More 

Vulnerable Zone）と呼ぶことにする（図 4-1）。 

集水域内地点ごとの LVZ と MVZ の区分は、前章の GIS モデルによる浅層地下水の湧出地点の

分布に基づいて行った。このために、GIS モデルを用いて、河川集水域ごとに地下水の流線上で

隣接するセル間の標高差を比較し、この差が 3 m 以上の崖状地形のある地点を抽出した（前章の

図 3-8。この 3 m という値は、前述のように対象地域で難透水層の上面が現れる深さである（小

玉ら 1981、安原ら 1990）。LVZ、MVZ の範囲は次のように書ける（図 4-2）。 

LVZ；脱窒能を有する水辺域それ自体、 

脱窒能を有する水辺域を起点に、地下水の流動方位を地形的に上位方向へ遡り、標高差

3 m 以上の崖状地形に到達するまでの範囲。 

MVZ；集水域内で LVZ 以外の範囲。 

図 4-1 前章（参考論文２；板橋ら（2013））
で開発した GIS モデルによる河川集水域、

および窒素負荷量と浸透水量による河川

水質窒素濃度形成過程の概念図（板橋ら

（2013）を一部改変） 
 図中、NL は窒素負荷量（kg-N）、WV は

浸透水量（mm）、NC は窒素濃度（mg-N L-

1）、DeN は脱窒による窒素除去量（kg-N）。

添え字 MVZ は高脆弱地域、LVZ は低脆弱地

域、mod は GIS モデルによる河川水質の計

算値であることを示す。 
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ここで、集水域面積に対する MVZ の面積割合として MVZ 面積率（RMVZ、0～1 の範囲）を定

義した。すなわち、 

 RMVZi = AreaMVZi／AreaToti                        ・・・(1) 

 式(1)中、AreaMVZは集水域ごとの MVZ 面積（km2）、AreaTotは集水域面積（km2）、添え字 i は、

各河川集水域を区別する番号である。 

 

３）LVZ と MVZ への窒素負荷と流出水窒素濃度の算定 

 前述のように、河川集水域における脱窒による窒素除去は水辺域地下水帯でのみ生じることと

した。そこで、各河川集水域における脱窒による窒素除去量（DeN、kg-N）を、次の式から算定

した。なお、前章の解析では非灌漑期（10 月～翌年 3 月）を対象としたが、後述する施肥窒素負

荷原単位および降雨量は年単位の値であることから、本報告において窒素負荷量および窒素濃度

は年間値として取り扱った。 

 DeNi =(NLLVZi+ NLMVZi)－(NCmodi×WVToti×10-3)              ・・・(2) 

ここで、NLLVZと NLMVZ はそれぞれ LVZ および MVZ に対する窒素負荷量（kg-N）、NCmodは前

章でモデル予測された非灌漑期の河川水窒素濃度（mg-N L-1）、WVTotは流域面積と浸透水量の積

図 4-2 浅層地下水の崖面湧出の有無に基づく地点ごと脆弱性の判定 

 河川（グリッド 6）を最下流地点とする仮想の小集水域の地点ごとの脆弱性は、脱窒能を持つ

水辺域（LVZ）から遡り、隣接グリッドの標高差（ΔZ）と閾値（3m）との比較により判定した。

上図：前者が後者よりも大きい地点がある場合、この地点で湧出した浅層地下水は、下流側の水

辺域における脱窒を受けず、直接河川に流出する。そのため、この地点よりも上流地点（図では

グリッド 1と 2）は MVZ と判定。 

下図：逆の場合、浅層地下水移動経路中に湧出地点はないことから、集水域内の浅層地下水は下

流の水辺域で脱窒を受ける。そのため、集水域全体（グリッド 1-5）が水辺域の集水域となり、

LVZ と判定される。なお、ΔZ ＞ 閾値となる崖状地形は、河川下流部の台地-低地境界に多いが、

上流部や台地内部などにも生じることがある（前章の図 3-8）。 
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として求めた全流出水量（m3）。  

 次に、式(2)で得られた脱窒による窒素除去量 DeN は、低脆弱地域（LVZ）の土壌面に与えられ

た窒素負荷に対して生じたことから、LVZ から河川への流出窒素負荷量（NL_rLVZ、kg-N）は、 

 NL_rLVZi = NLLVZi – DeNi                             ・・・(3) 

 で与えられる。そして、LVZ からの平均的な流出水中窒素濃度（NCLVZ、mg-N L-1）は、 

 NCLVZi = 103×NL_rLVZi／WVLVZi                       ・・・(4) 

 で算定される。ここで、WVLVZ は LVZ の面積と浸透水量との積として求めた LVZ からの流出

水量（m3）。 

他方、高脆弱地域（MVZ）において土壌面に与えられた窒素負荷は、浅層地下水とともに崖面

で湧出して河川に流出することを想定した。このことから、MVZ からの流出水中の平均窒素濃度

（NCMVZ、mg-N L-1）は、MVZ に対する土壌面への窒素負荷の合計量（NLMVZ）を当該地域から

の流出水量（WVMVZ、m3）で除して求めた。すなわち、 

 NCMVZi＝103×NLMVZi／WVMVZi                       ・・・(5) 

 LVZ、MVZ それぞれにおける年間窒素負荷量は、前章と同様に窒素負荷源として作物栽培、家

畜排せつ物、降雨の 3 種類を設定し、2000 年を対象に農業集落の単位で算定した。 

このうち作物栽培由来の窒素負荷は、作物ごとの栽培面積と施肥窒素原単位（西尾 2001）との

積として、家畜排せつ物由来の窒素負荷は、畜種ごとの飼養頭羽数と窒素発生負荷原単位の積か

ら貯留・堆肥化中のガス化揮散量を差し引いて求めた（Itahashi et al. 2006、板橋ら 2013）。こ

れらの窒素負荷は、さらに当該農業集落内の土地利用図上の畑地、樹園地、草地の合計面積で除

すことにより、農地面積当たりの窒素負荷量として求め、LVZ または MVZ に分配した。なお、

水稲やカンショなど、施肥窒素原単位（西尾 2001）で負の値が提示されている作物については、

ここでは窒素負荷を 0 として扱った。 

降雨由来の窒素負荷は、年間降雨量と降雨窒素負荷原単位（0.008 kg-N mm-1 ha-1；Itahashi et 

al. 2006）の積として算定し、対象地域内に均等に与えた。また、浸透水量（mm）は、降雨量か

ら Hamon 法で求めた蒸発散量を差し引いた量として年単位で求めた。これらに用いた気象デー

タには、清野（1993）の方法で作成した 1999～2001 年のアメダスメッシュデータを、各集水域

の範囲で集計した値の年平均値を用いた。 

 

４）統計処理 

2 変量間の相関係数の有意差の判定には、Pearson の方法を用いた。2 変量間の 95%信頼区間

は R（R Core Team 2014）を用いて算定した。 

 

３．結果 

１）河川集水域の LVZ と MVZ の区分と MVZ 面積率 
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 図 4-3 に、対象 9 河川集水域について、GIS モデルにより計算された LVZ、すなわち水辺域と

その集水域（灰色）と、対する MVZ（白色）の分布を示した。 

谷津地形に典型的な台地と樹枝状の低地が卓越する集水域（a 巴川、b 園部川、f 小野川、h 谷

田川、i 西谷田川）では、LVZ は中・上流域に広く分布し、対して MVZ は下流域の台地部を中心

に限定的に分布した。これらの集水域で MVZ がほぼ下流域にのみ分布する理由は、次のように

考えられる。河川下流域の台地部はかつての海や大河川による侵食を受け、その後に形成された

谷底の沖積低地との標高差は 20m に達するほど大きい（市川ら 1976）。このような大規模な開析

谷の崖斜面では台地部の浅層地下水帯は開析されて地下水が湧出し（宇野沢ら 1988）、この状況

が MVZ の条件に該当した。他方、中・上流域の河道は、河道自身による下刻で生じた小規模な谷

底にあり、河道と台地面との標高差は 1~2m 程度である（市川ら 1976）。この場合、台地部の浅

層地下水は湧出せずに河道近傍の水辺域地下水帯に連続している。このような地形では、台地部

も水辺域の集水域となることから広く LVZ に区分されたと考えられる。 

このほかの流域では、まず、g 新利根川集水域の大部分は LVZ に分類された（図 4-3）。これは、

集水域内の多くがほぼ平坦な沖積低地で構成され、MVZ は上流部にわずかに残る台地部に限定さ

れたためである。残りの c 恋瀬川、d 天の川、e 桜川の上流域は、広く MVZ（白色）に分類され

た（図 4-3）。これは、この地域が筑波山とその周辺丘陵地で占められており、隣接セル間の標高

差が 3 m 以上となる急斜面が多く分布したためである（板橋ら 2013）。 

以上の結果から、各集水域の MVZ 面積率は 6.8～52.4 %となり、集水域ごとに大きな違いが見

られた（表 4-2）。また、MVZ 面積率は、水辺域や周辺の地下水流路が改変されない限り、集水域

に固有の一定値と考えられる。 

 

２）LVZ および MVZ からの流出水窒素濃度の推定 

 表 4-2 には、前章のモデル計算による河川水窒素濃度（NCmod，mg-N L-1）、浸透水量の他、LVZ

図 4-3 対象河川集水域における窒素の河川流出に対する脆弱地域の区分 
 MVZ、高脆弱地域；LVZ、低脆弱地域。流域（a）～（i）は、表 4-1 に準ずる。 
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と MVZ での面積当たり窒素負荷量（kg-N ha-1）、脱窒による窒素除去量（DeN、ここでは Mg-

N）、LVZ と MVZ それぞれからの流出水窒素濃度（NCLVZと NCMVZ、mg-N L-1）を、それぞれ集

水域ごとに示した． 

 LVZ の面積当たり窒素負荷量は、集水域間で 13.3～62.5 kg-N ha-1 と違いがあった。e 桜川以

下の 5 河川の集水域で LVZ の窒素負荷が比較的小さいのは、家畜飼養密度が低いことが一因と考

えられる（表 4-1）。このほか、LVZ に含まれる水辺域の多くを占める水田では、農業由来の窒素

負荷を考慮していないことから、面積による希釈の効果があり、このことは、特に水田面積の広

い g 新利根川集水域では顕著だったと考えられた。 

水辺域における脱窒による窒素除去量（DeN）は、42.8～408.1 Mg-N と流域によって異なり、

LVZ での面積当たり窒素負荷量が大きい流域ほど大きい傾向があった。これを用いて、LVZ から

の流出水窒素濃度（NCLVZ）は 1.1~3.4 mg-N L-1と推定された（表 4-2）。 

対して、MVZ に対する面積当たり窒素負荷量は 14.6~97.5 kg-N ha-1で、LVZ よりも大きな流

域間差があった。この違いは、上述のように集水域ごとに畜産の分布が異なることに加え、LVZ

における水田と同様、農業的窒素負荷が少ない山地・丘陵地による、面積による希釈が生じた結

果と解釈された。 

続いて、これらを MVZ への浸透水量（WVMVZ）で除して求めた流出水窒素濃度（NCMVZ）は、

2.9～18.3 mg-N L-1と推定された。この大小の順序が面積当たり窒素負荷量と同じになったのは、

浸透水量の集水域間差が小さかったことに起因する（表 4-2）。 

 表 4-2 の結果に基づいて、図 4-4-a、c には、それぞれ LVZ および MVZ における面積当たり窒

素負荷量（横軸）と流出水窒素濃度（それぞれ NCLVZと NCMVZ）との関係を示し、併せて最小二

乗法による近似直線と信頼区間を示した。両直線関係に見られる相関係数 r は LVZ で 0.773

（p<0.01）、MVZ で 0.995（p<0.001）と有意であった。このときの直線の傾きは、LVZ で 0.0289

表 4-2 対象河川集水域の諸特性値 

1)本文中式(1)による。RMVZ。 
2)板橋ら（2013）によるモデル計算値を一部改変。 
3)集水域への全窒素負荷量のうち、河川に流出しなかった窒素量。本文中式(2)による。 
LVZ、低脆弱地域；MVZ、高脆弱地域；流域 a～i は、表 4-1 に準ずる。 
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に対し、MVZ で 0.187 と MVZ/LVZ として約 6.5 倍の違いがあった。この傾きは、それぞれの地

域での面積当たり窒素負荷の増減に対する流出水窒素濃度の変化しやすさを示していると解釈さ

れる。 

 

３）LVZ と MVZ からの流出水窒素濃度，および MVZ 面積率と河川水窒素濃度との関係 

 図 4-4-b は、MVZ 面積率（RMVZ、%表示）を横軸に、集水域ごとの LVZ、MVZ からの流出水

窒素濃度をそれぞれ左右の縦軸に取って両縦軸の値を直線で結んだものである。直線の傾きは、

河川によって異なり、MVZ、LVZ それぞれからの流出水窒素濃度（図 4-4-c と a）の差に比例し

ている。また、この直線と、両縦軸との交点（切片）は、それぞれ RMVZ が 0%または 100%のと

きの河川水窒素濃度を表していると解釈される。 

ここで、図 4-4-b 中の河川ごとの直線上に、表 4-2 に示した RMVZの点を加えた。この点の縦軸

上での読取値が河川水窒素濃度を示しており、このように、河川水窒素濃度は、集水域に固有の

RMVZ と、集水域内の立地により区別される LVZ および MVZ からの流出水窒素濃度（それぞれ

NCLVZ、NCMVZ）により表現された。 

 ここまでのことを、式を用いて表現すると以下のように書ける。 

図 4-4 LVZ、MVZ における面積当たり窒素負荷量と流出水窒素濃度の関係（a、c）、LVZ、
MVZ からの流出水窒素濃度および MVZ 面積率と河川水窒素濃度との関係（b） 
 LVZ、低脆弱地域；MVZ、高脆弱地域。MVZ 面積率は、集水域に占める MVZ 面積の割合（RMVZ）。 
図 a)と c)は、面積当たり窒素負荷量（横軸）に対する LVZ、MVZ から河川に流出する水の窒素

濃度（縦軸）の関係を示す。太い実線は回帰直線。 
図 b)は、集水域ごとに、LVZ からの流出水窒素濃度（左縦軸）と MVZ からの流出水窒素濃度（右

縦軸）を直線で結び、その直線上で各集水域の MVZ 面積率に応じた点を○で示している。この

点の縦軸上での値が同河川における窒素濃度を示す。 
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NCLVZi = intLVZ + slpLVZ×NL_aLVZi                      ・・・(6) 

NCMVZi = intMVZ + slpMVZ×NL_aMVZi                     ・・・(7) 

NCrivi = RMVZi×NCMVZi + (1－RMVZi)×NCLVZi                 ・・・(8) 

ここで、NCLVZ，NCMVZはそれぞれ LVZ、MVZ への面積当たり窒素負荷（NL_aLVZと NL_aMVZ、

kg-N ha-1）と図 4-4-a、c の近似直線で求められる流出水窒素濃度（mg-N L-1）、int、slp はそれ

ら近似直線の切片と傾き、NCrivは両者の関係から得られる河川水窒素濃度（mg-N L-1）。 

 

４）河川水窒素濃度の低下に効果的な対策の検討 

 以上のことに基づいて、LVZ または MVZ における面積当たり窒素負荷の削減により河川水窒

素濃度を低下させる（図 4-3-b で各流域の RMVZ に応じて付した点を縦軸上の下方に移動させる）

ことを考えてみる。地点ごとの面積当たり窒素負荷の削減は、施肥窒素利用効率の向上や施肥量

と作物収奪量の差としての窒素収支の小さな作目への変更などにより達成できる。ただし、ここ

では RMV 面積率の RMVZが流域固有の一定値として取り扱う。 

 まず LVZ での面積当たり窒素負荷削減について検討する。負荷削減によって得られる新たな負

荷を NL_aLVZ’（kg-N ha-1）、その結果として生じる LVZ からの流出水窒素濃度を NCLVZ’（mg-

N L-1）とすると、式(6)と同様に、 

NCLVZ’i  = intLVZ + slpLVZ×NL_aLVZ’i                    ・・・(9) 

と書け、低下後の河川水窒素濃度を NCriv’i （mg-N L-1）とすれば、式(8)と同様に 

NCriv’i  = RMVZi×NCMVZi + (1－RMVZi)×NCLVZ’i                ・・・(10) 

と表せる。 

同様に、MVZ での面積当たり窒素負荷削減については、削減による新たな窒素負荷を NLMVZ’

（kg-N ha-1）、MVZ からの流出水窒素濃度を NCMVZ’（mg-N L-1）とすると、式(7)と(8)は、 

NCMVZ’i = intMVZ + slpMVZ×NLMVZ’i                     ・・・(11) 

NCriv’i = RMVZi×NCMVZ’i + (1－RMVZi)×NCLVZi               ・・・(12) 

と書き換えられる。 

ここで、両者によって同じ河川水窒素濃度が得られた場合を想定し、式(10)と(12)の右辺を等価

と置くと、 

RMVZi×NCMVZi + (1－RMVZi)×NCLVZ’i ＝ RMVZi×NCMVZ’i + (1－RMVZi)×NCLVZi ・・・(13) 

 が得られる。 

さらに、LVZ、MVZ それぞれの面積当たりの窒素負荷削減量をΔNLLVZ（＝NLLVZ－NLLVZ’）、

ΔNLMVZ（=NLMVZ－NLMVZ’）で表現して、式(6)、(7)、(9)、(11)を用いて式(13)を整理すると、 

 ΔNLLVZi ／ΔNLMVZi  = slpMVZ／slpLVZ ×RMVZi ／(1－RMVZi)         ・・・(14) 

が得られる。 

この式で、slpLVZと slpMVZは図 4-4-a、c の直線関係で得られた対象地域に共通の一定値である
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から、式の左辺の値は集水域ごとに固有の一定値 RMVZにより変化することが分かる。ここで、式

(14)の左辺が 1（つまり、ΔNLLVZ =ΔNLMVZ）になるのは、河川水窒素濃度をある濃度に低下さ

せるために、LVZ と MVZ の両者で同じ面積当たりの窒素負荷削減量が必要となる場合である。

この時の RMVZ は、slpLVZ と slpMVZ が前述のようにそれぞれ 0.029 と 0.187 であることを用いる

と、0.134（13.4%）の場合である。そして、式(14)で RMVZが 0.134 よりも大きい場合には、左辺

は 1 よりも大きくなり、ΔNLLVZ >ΔNLMVZ、つまり MVZ での面積当たり窒素負荷の削減が、LVZ

での同量の削減よりも河川水窒素濃度の低下に及ぼす影響が大きい。この条件に該当する集水域

は、表 4-2 から a 巴川から e 桜川の 5 河川であり、MVZ での窒素負荷削減により河川水窒素濃度

の効率的な低下が期待される。逆に、RMVZ が 0.134 よりも小さい集水域では、MVZ の面積が小

さいために窒素負荷削減の効果は限定的で、LVZ での窒素負荷削減を同時に進める必要があるこ

とが示唆された。 

以上のように、集水域固有の MVZ 面積率は、河川水窒素濃度を低下させるために、面積当たり

の窒素負荷削減を優先的に進める地域を判断するのに利用できた。 

 

５）MVZ 面積率と河川水窒素濃度の関係 

 上の 4)では、MVZ 面積率を集水域固有の一定値として取り扱った。しかし、LVZ を規定する

要因が「脱窒能をもつ水辺域地下水帯の集水域」という一点であることを踏まえると、この仮定

は盤石ではない。 

 図 4-4-b では、各河川集水域について LVZ、MVZ それぞれからの流出水窒素濃度を結ぶ直線上

で、MVZ 面積率に置いたプロットが河川水窒素濃度を表現していた。このプロットを、直線上を

MVZ 面積率が増加する方向に動かした場合、河川水窒素濃度は MVZ からの流出水窒素濃度に近

づくように上昇する。この状況は、LVZ の範囲が減少した場合、例えば、集水域内の水辺域地下

水帯の一部でその脱窒能が失われる、あるいは、地下水流路の改変により水辺域地下水帯への地

下水の連続性が失われることにより生じる。この結果、MVZ、LVZ からの流出水窒素濃度が不変

であっても、河川水窒素濃度は上昇することになる。 

このことから、河川水窒素濃度を維持するためには、MVZ 面積率を上昇させないこと、すなわ

ち現状の水辺域地下水帯とそこに流入する地下水流路を保全することは重要な意味を持つといえ

る。一方でこのことは逆のことをも示唆する。すなわち、MVZ 面積率を低下させることにより、

河川水窒素濃度を LVZ からの流出水窒素濃度の方向に近づけることができると期待される。この

ことは、例えば、集水域内に現在は想定していない脱窒の場を新たに設け、そこに流入する地下

水の供給域として LVZ の範囲を増加させることが考えられる。 

 

４．考察 

１）河川水質に対する窒素の脆弱地域 
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河川等水質への影響の大きい空間的な範囲を「脆弱地域」として区別し、負荷の管理を行う考

え方がある（EU 1991）。しかし、窒素による河川水質汚濁に対する脆弱地域については、土壌面

への負荷の溶脱量の違いを評価する指標として N index（Heathwaite et al. 2000）が存在するが、

河川水質に対する影響の違いを地点ごとに評価できる手法は見られない。 

このような窒素による河川水質汚濁に対する脆弱地域の設定が進まない原因として、土壌面へ

の窒素負荷の河川への流出経路が、土層内への浸透後に地下水を通じるためであることが挙げら

れる。このために、多くの場合、土壌面に負荷された窒素の河川水への流出実態はよく分からな

いのが実情であろう。そのため、農業集水域への窒素負荷と河川で観測される窒素負荷が、年単

位で見ればほぼ釣り合っていた事例（Pionke et al. 2000）に基づいて、EU における NVZ の設定

は、対象水域の水質保全や改善のための窒素負荷管理の対象を、国土または集水域全体に設定し

ている（EU 1991）。 

他方、土壌面への窒素負荷の一部が、自然浄化の作用によって河川に流達しないことも広く認

められている（Howarth 1996、van Breemen et al. 2002）。集水域の中で自然浄化作用が発揮さ

れる場としては、一般的には湿地（Mitsch et al. 2005）、河畔林地下水帯（Peterjohn and Correll 

1984、Lawrance 1992）や水辺域地下水帯（Hill 1990）、我が国では水田土壌（田渕 2005、小川 

2000）やその下層土（恒川ら 2006）、さらに筑波台地では谷津地形斜面下部の地下水帯ホットス

ポット（井岡と田瀬 2004a、b）、平地林地下水帯（石塚と小野寺 1997）、水路底泥（駒田と竹内 

1998）などが知られている。河川流域の中でこれらの作用の発揮される場と強度を明らかにし、

河川水質に対する脆弱性の高い地域を特定することができれば、水質保全対策をより効率的・効

果的に実施できる可能性がある。 

本研究では、自然浄化の場として河川等湛水域近傍の水辺域地下水帯を選択し、既往文献に基

づいた脱窒能を付与した GIS モデルを用いた（板橋ら 2013）。このモデルでは、河川への地下水

の流出経路として水辺域を通過する経路としない経路を区別しており、このことが地下水とそれ

に含まれる窒素の供給地点については、河川水質に対する脆弱性の違いに読み替えることができ

た（図 4-1、図 4-3）。このように、河川集水域を対象として、土壌面窒素負荷の河川水質に対する

脆弱性を、その供給地点の空間的な配置として区別した事例は本報告が初めてとなる。 

 

２）河川水質保全対策の優先地域 

本章では、河川流域を脆弱性の異なる低脆弱地域（LVZ）と高脆弱地域（MVZ）へと区分する

ことにより、集水域に固有の MVZ 面積率という指標（表 4-2）、および両地域への面積当たり窒

素負荷と流出水窒素濃度の間の直線関係が抽出された（図 4-4-a、c）。 

ここで、水質保全のための窒素負荷の管理面からは、脆弱性の高い MVZ を優先することが妥

当といえる。しかしながら、結果 4)に示したように、LVZ と MVZ で同じ面積当たり窒素負荷削

減量で得られる河川水質低減効果が、MVZ 面積率 13.4%を境にして異なった。このため、この値
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よりも小さな MVZ 面積率を持つ流域では、MVZ だけでなく LVZ での窒素負荷削減を同時に進

める必要があることが示された。 

このように、河川水窒素濃度低下のために流域内で面源窒素負荷削減を優先的に進める地域を

判断するためには、集水域内で河川水質に対する脆弱性の異なる地域を空間的に区分することが

重要である。さらに、脆弱性の異なる地域それぞれにおける窒素負荷と河川への流出水の窒素濃

度との関係を整理した上で、集水域ごとの MVZ 面積率を考慮することは、負荷削減の効果を高

めるのに役立つと考えられた。 

ここでこの 13.4%という値は、図 4-4-a、c の二つの直線の傾きの比から算定された値であるが、

両直線は信頼区間で示される通り、変動を含むことに留意する必要がある。このことを踏まえ、

MVZ における直線の傾きは、面積当たり窒素負荷量と浸透水量との関係でのみ決まるのに対し、

LVZ における傾きは、この両者に加え前章で設定した水辺域地下水帯での脱窒による窒素除去の

強度の影響を受けたものと考えられる。仮に水辺域で 100％の脱窒による窒素除去が起これば、

図 4-4-a に示した LVZ での窒素負荷と流出水窒素濃度の関係は、傾き 0 で流出水濃度が 0 mg-

NL-1の直線、すなわち x 軸そのものとなる。この場合、LVZ への窒素負荷が河川に流出すること

はないため、窒素負荷の管理は、MVZ に限って集中的に進めることと判断される。しかし、前章

で既往文献に基づいて設定した脱窒による窒素除去能は 100％ではなく、このことにより対象河

川の窒素濃度が妥当に表現されたことに基づけば、LVZ では MVZ より小さいものの、0 でない

傾きを持つ直線で近似される関係となっていた（図 4-4-a）。さらにこの関係は、地域の地質や地

形、気象条件によって変動すると考えられ、今後の課題の一つと位置付けられる。 

 

３）本研究で得られた知見の適用範囲 

本研究で得られた知見は、農業由来の土壌面窒素負荷が主に投入される台地部に、次のような

特徴をもつ地域で得られたものである。①地表面下の浅い部分（3m 程度）に広く難透水層があり

（小玉ら 1981、安原ら 1990）、農業由来の窒素負荷が浅層地下水帯にトラップされること（市

川ら 1976、宇野沢ら 1988）、また、浅層地下水が地表面の勾配に沿って水平に移動すること（吉

谷ら 2001）、②浅層地下水の一部が開析谷の斜面で湧出して、そのまま河川に流出すること（市

川ら 1976、宇野沢ら 1988）、③残りの浅層地下水は地下に潜ったまま河川に流出すること（小

川と酒井 1984）、④河川等湛水域近傍の水辺域地下水帯で適度な脱窒が生じること（Hill 2000、

恒川ら 2006）、である。このうち、②および③の特徴は、①の特徴に付随するものと考えられる。

これらの特徴を併せ持つ地域に対しては、本報告と同様の解析が可能と考えられる。 

しかしながら本研究の対象地域に広く仮定できた①とこれに付随する②の特徴は、本地域に特

有である可能性がある。それは、次のような本地域の地質的な成因による。まず、現在台地部下

層で浅層地下水帯を形成する厚さ 1~4m の難透水層は、かつてこの地域が広く湿地だった時代の

堆積物に由来し、地域内に一様に分布する（真野 1987）。さらに現在ほぼ平坦な地形面をなす厚
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さ数 m の火山灰の堆積が起こった後に開析による崖状地形が形成された。②のような湧水が生じ

る特徴（市川ら 1976、宇野沢ら 1988）は、これらの複合的な要因の結果と考えられる。 

このことに対し、④の条件に関して、我が国では河川等近傍に水田等湿性な土壌が多く分布し

ていることから、浅層地下水中の硝酸態窒素の河川への流出が抑制されている地形はより広範に

分布すると考えられる。一例として、愛知県矢作川河畔の水田下層にある洪積層と沖積層の境界

部には強い脱窒活性が認められ、浅層地下水帯の上流に位置する茶園で負荷された硝酸態窒素が

効率的に除去されていた（恒川ら 2006）。このように、河川等周辺の水辺域近傍に限れば、河川

を含む低地と比較的な高所との地形連鎖系はより普遍的に見られる。この低地に対して比較的な

高所での降雨浸透水は地下深くに潜ることなく水辺域地下水帯を通過し、この過程で地下水中の

窒素の河川への流出が抑制されている（Hill 1990）。このように、結果 5)で指摘した水辺域周辺

の地下水帯とそこに通ずる浅層地下水系を保全することは、土壌面への窒素負荷の河川流出を抑

制する観点から、本地域に限らず重要な意味を持つ可能性がある。 

 

５．要約 

霞ヶ浦周辺の 9 河川集水域は、前章（板橋ら 2013）の GIS モデルにより土壌面に負荷された

窒素の河川水質への影響（脆弱性）の違いに基づいて、二つの地域に区分された。このことによ

り、以下のことが明らかになった。 

1）対象とした 9 河川集水域における脆弱性の高い地域（MVZ）の集水域面積に占める割合（MVZ

面積率）は、6.8~52.4%と流域によって異なった。 

2）脆弱性の低い地域（LVZ）と MVZ における面積当たり窒素負荷と、それぞれの地域から河

川に流出する水の平均的な窒素濃度の間には直線で近似できる関係が成立した。この時、MVZ の

直線の傾きは LVZ の直線の傾きの約 6.5 倍であった。 

3）この傾きの比は、集水域の MVZ 面積率との比較により河川水窒素濃度を低下させるために

優先的に窒素負荷削減を進める地域を判断することに利用できた。 

4）MVZ 面積率の増加は、河川水窒素濃度を MVZ からの流出水窒素濃度に近づける効果を持

つ。そのため、これを規定する水辺域とそこに流入する地下水流路を保全することは、現状の河

川水窒素濃度を維持するために重要である。 
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第Ⅴ章 面源窒素負荷の河川水質に対する脆弱性に及ぼす地域特性の検討 

 

１．はじめに 

前章までに指摘したように、農業等面源由来の窒素負荷の河川水質への影響は、集水域内で自

然浄化機能を発揮する水辺域地下水帯の寄与が大きいことが示唆された。こうした脆弱性を規定

する要因については、さまざまな集水域における窒素動態に関するデータを収集し、さまざまな

地域特性を持つ地域間の比較を行うことで、より明確にできる可能性がある。そこで本章では、

地形や地質が前章までとは大きく異なる韓国の中山間地域と霞ヶ浦周辺地域の比較を行うことに

より、これらの関係に関する情報を収集することを目的とした（関連論文４；Itahashi et al.  

2007）。なお、本解析においては、韓国における作物生産時の施肥窒素溶脱率に関する網羅的デー

タの入手が困難であったことから、第Ⅱ章で算定した潜在的窒素負荷量に代わり、作物ごとの地

表面窒素収支を用いた環境窒素負荷量を算定した。両地域で窒素負荷を生成する活動の構造と変

化について説明し、両国における環境窒素負荷量と河川での実流出負荷量との長期的関係を比較

することにより、集水域内で発生した窒素負荷に対する河川水質の感度（脆弱性）に影響する地

域特性を抽出した。 

 

２．材料および方法 

１）窒素負荷算定法の概要 

本章で使用した方法の概要を図 5-1 に示す。この方法の詳細は前章までに報告されているため

（Itahashi et al. 2006）、方法とこの研究で必要な変更の簡単な説明のみ提示する。 

 

２）研究対象地域 

 研究対象地は、韓国中部の Goesan（ケサン）地域と比較対象として霞ヶ浦流域とした（図 5-

2）。韓国の調査地域は中山間地帯であり、林地（全面積の 64％）と農地（畑作物、果樹園、水田、

図 5-1 本研究で用いた分析方法の概要 
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および畜産; 27％）に覆われている。これらの値は韓国全体の全国平均に近かった（森林 64％、

FAO 統計部 2005、および農地 20％、OECD 2006）。日本の調査地域はより平坦で、農地（49％）

と林地（25％）であり、この地域は日本平均よりも農地利用率が高く、森林が少ない（14％、OECD 

2006、および 69％、FAO 統計部 2005）。どちらの地域にも工業団地などの重要な点汚染源はな

く、両方の地域が非点源、特に農業が主体であることを示す。 

 両地点において、年間平均気温と降水量は類似していた。ケサンでは 11.2°C と 1276 mm（1991

年から 2000 年の平均、石郷岡ほかより私信）、霞ヶ浦地域では 14.3°C と 1161 mm（1979〜2003

年の平均値、気象庁 2006）。ただし、2 つの地域には次のようにいくつかの違いがある。地質学

的特徴（ケサン地域では花崗岩質に対し霞ヶ浦地域では火山灰）、有効土壌深度（ケサン地域では

浅く、霞ヶ浦地域では深い）、並びに作付けの種類と季節を含む農業体系。 

 ケサン地域では、各流域の出口での水質モニタリング地点に基づいて、2 つの流域を設定した

（Goesan-S、48.1 km2、Goesan-L、120.1 km2）。霞ヶ浦流域内の 20 の集水域からは、面積の近

い 2 つの集水域を選択した：Kasumi-S および Kasumi-L（それぞれ 44.9 および 110.1 km2）。こ

れらの 4 つの名前では、-S は 2 つの流域のうち小さい方を表し、-L は 2 つの流域のうち大きい方

を表す。 

 

３）デジタル地図の作成 

 メッシュベースの GIS ソフトウェア（自作、Itahashi et al. 2006）を使用して分析を行った。

メッシュサイズは、対象地域における土地利用のモザイクパターンを表すために、13 m のメッシ

ュに設定した。土地利用、行政単位などを含む紙の地図をスキャンによりデジタル化し、GIS モ

デルにて用いられた（図 5-1）。GIS データは、行政単位に基づく統計データ等を集水域単位に変

換するために使用された。 

図 5-2 研究対象地域 
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４）環境窒素負荷の推定 

 第Ⅱ章で使用した潜在的な窒素負荷流出量（施肥窒素と窒素溶脱率の積。Takeuchi et al. 2005；

Itahashi et al. 2006）に代わり、この章では環境窒素負荷量を推定した。これは、生成された窒

素負荷のうち、土壌表面や水域など、環境に排出された窒素負荷として定義し、作物生産につい

ては施肥等窒素の投入量から作物収奪分を差し引いた窒素収支として算定した。また、家庭生活

によって生成された窒素負荷の一部については浄化処理による除去、並びに家畜排せつ物の堆肥

化中の揮発による損失を、発生した窒素負荷から差し引いた。 

 本章では、窒素負荷源として、自然系、生活系、作物生産系および畜産系の 4 つの発生源を考

慮した。汚染物質負荷原単位は、人の生活系および畜産によって生成される窒素負荷を推定する

ために使用した（たとえば、浮田と中西 1989）。 窒素負荷は、1950 年から 2000 年の間に日本

で収集された農業センサスデータ（農林水産省統計局 1950～2000）および韓国では 1960 年～

2000 年（韓国農業省 1960-2000）を用いて、5 年から 10 年ごとに算定した。 

a.自然系負荷 

 自然による窒素負荷には、降水に含まれる窒素と、森林地帯による窒素固定を考慮した。降水

由来の窒素負荷は、各地域の年間降水量（気象庁 2006 など）と雨水中の窒素濃度（玉置ほか 1991、

Park and Lee 2002）の積とした。森林地帯に固定された窒素の量は、窒素固定率（約 10 kg N ha-

1 y-1、吉田 1981）と各集水域の森林地帯の面積として設定した。 

b.生活系負荷 

この負荷では、し尿と生活雑排水を考慮した。両方の発生源からの負荷は、その地域の人口と

汚染物質負荷原単位の積とした。次に、環境負荷は、窒素負荷と排水処理の方法に基づいて定義

された。窒素除去率の積として計算した（たとえば、浮田と中西 1989）。各汚水処理を使用する

人口の割合は、公表データを使用して推定した（たとえば、国土庁 1983-1991、日本下水道協会 

1994、崔 2003）。 

c.作物生産系負荷 

作物生産に起因する環境負荷は、土壌表面窒素収支を用いて推定した。土壌表面への窒素イン

プットとしては、作物ごとに両国の地方自治体が作成した標準施肥量と窒素固定率（吉田 1981）

を使用して推定し、アウトプットとしては、標準的窒素吸収量（小川 2000）、または収穫された

作物の食品分析データによる窒素含有量と地方自治体が公開した農業統計を使用して推定した

（つまり、施用された、または固定された窒素のうち作物に吸収されなかった割合）。 

d.畜産系負荷 

家畜の排泄物による窒素負荷は、調査地域における畜種と畜種ごとの適切な汚染物質負荷原単

位の積として推定した（牛、豚、家禽が両方の地域の主要な家畜）。ほとんどの動物の排泄物は堆

肥化され、土壌改良剤として農地に適用されていたため（農林水産省統計局 2000、Hong and 
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Kwun 2001）、窒素負荷はこの堆肥の土壌表面への施用に対して設定し、ただし、堆肥化中および

堆肥を土壌に施用した直後に生じるアンモニア揮発と脱窒によって失われた窒素量（たとえば、

斎藤ら 1989）を差し引いた。 

 

５）河川水の窒素流出負荷量 

 河川水として流出した年間窒素負荷量は、各流域の出口での水の年間平均窒素濃度（国立環境

研究所 2006、韓国国立環境研究所 2006）と集水域の水収支データに基づいて推定した。水収支

は、全国気象観測データ（気象庁 2006）を用いて年間降水量から潜在的な蒸発散量を差し引いて

算出した。河川流出負荷量は、日本では 1972 年～2003 年に対し、韓国では 1992 年～2000 年に

対し推定した。 

 

３．結果と考察 

１）窒素負荷を発生させる活動の長期的な構造変化 

 両国が収集した詳細な統計的および地理的データにより、日本では 1950 年から 2000 年まで、

韓国では 1960 年から 2000 年までの調査地域での窒素負荷を発生させた活動の構造変化が明ら

かとなった。図 5-3 は、主要な 5 つの作物群の耕作地の長期的な傾向と、サイズが類似している

Kasumi-L と Goesan L の集水域の家畜・家禽と人間の数を示す（面積の小さい Kasumi-S と

図 5-3  Kasumi-L（a、c）および Goesan-L 集水域（b、d）で窒素負荷を発生させた

農業活動の長期的変動 
a と b は各作物群の栽培面積を、c と d は人口と主要な家畜の飼養頭羽数を示す。 
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Goesan-S の集水域の傾向は類似していたため、割愛）。 

 Kasumi-L 集水域（図 5-3a）では、水稲栽培面積は 1950 年から 1975 年まで約 1400 ヘクター

ルで安定していたが、2000 年まで緩やかに減少したが、2000 年でも特定の作物（小麦、大麦、

エンドウ豆、豆、ジャガイモ、トウモロコシ、飼料作物などの普通作物、ナス、ピーマン、スイカ

など野菜類、タバコなどの工芸作物、栗、梨などの果樹）が他のすべての作物群の栽培面積より

も多かった。すべての作物の栽培面積は同様の減少を示したが、その減少は異なる作物グループ

で少し早くまたは遅く始まり、また普通作物の減少が最も大きかった。普通作物の栽培は 1970 年

以前に最も多かったが、その後急速に減少した。1970 年以降、野菜や果樹の栽培が盛んになった

が、後年は両作物の栽培面積も徐々に減少している。これらの傾向は、霞ヶ浦地域の他の集水域

の傾向と同様だった（データは示さず）。 Goesan-L 集水域（図 5-3b）でも同様の傾向が観察さ

れたが、果樹は Kasumi-L 集水域に比べて少なかった。 

 ただし、畜産の傾向は 2 つの地域間で異なっていた。豚と家禽の飼養頭羽数は、Kasumi-L 集

水域で 1985 年にピークに達し、その後減少したが（図 5-3c）、Goesan-L 集水域では 1990 年以

降増加した（図 5-3d）。人口の傾向も地域によって異なり、Kasumi-L 集水域では徐々に増加し

（図 5-3c）、Goesan-L 集水域では逆に継続的に減少していた（図 5-3d）。 

 

２）環境窒素負荷の長期的な傾向 

 窒素負荷を発生させる活動の構造変化に基づいて、4 つの集水域すべてにおける環境窒素負荷

図 5-4 Kasumi-S（a）、Kasumi-L（b）、Goesan-S（c）および Goesan-L（d）各集水

域の環境窒素負荷と集水域出口の河川で測定された観測負荷の長期傾向 
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の長期的な傾向が推定された（図 5-4）。この図では、4 つの流域の結果を直接比較できるように、

4 つのカテゴリ（自然系、生活系、作物生産系、および畜産系）それぞれの環境窒素負荷を単位面

積（ha）あたりとして示した。 

 日本の集水域における総環境窒素負荷量の長期的な傾向は、1950 年から 2000 年の間に変動し

たが、1990 年頃まで全体的に増加し、その後急激に減少した（図 5-4a、b）。これらの変動は主に

畜産系の窒素負荷の変化によりもたらされた。畜産系負荷は、対象期間当初は比較的小さかった

が、Kasumi-S では 1990 年まで、Kasumi-L では 1985 年まで徐々に増加した。その後、両集水

域で急激に減少した。これらの傾向は、霞ヶ浦地域における養鶏および養豚の個体数の減少を反

映していると考えられた（図 5-3c）。 

 作物生産系窒素負荷は継続的に総負荷の大部分を占め、地域で栽培されている作物群の変化に

もかかわらず、対象期間を通じて比較的安定していた（図 5-3a）。この見かけの安定性は、畑作物

（窒素の低投入および低収奪の結果としての低窒素負荷）から野菜（高投入および高収奪の結果

としての低窒素負荷）への移行に起因すると考えられた。 

 霞ヶ浦地域では総人口が継続的に増加しても（図 5-3c）、生活系窒素負荷は対象期間を通じて低

レベルで安定していた（図 5-4a、b）。この見かけの安定性は、同時にこの地域における汚水処理

効率が向上したことに起因する可能性がある。対象期間の初期には、生活雑排水はほとんど処理

せずに地域の排水路に放出されており、生活系環境負荷の主な原因だったが、下水道と浄化槽が

この地域に設置された後、1 人あたりの環境窒素負荷量は徐々に減少した。 

 対照的に、ケサン地域の総環境窒素負荷量は霞ヶ浦地域よりもはるかに低く、Goesan-S（図 5-

4c）で 1970 年～1990 年の間、Goesan-L（図 5-4d）では 1970 年～2000 年の間安定していた。

このパターンは、主に作物生産系および畜産系負荷の合計の安定性に起因していた。両集水域で

は、作物生産系負荷の減少は畜産系負荷の増加よりも重要であり、総環境負荷は 1995 年にピー

クを示した（図 5-4c、4d）。 

 

３）環境窒素負荷と観測された河川水負荷との比較 

図 5-4 には、各集水域の出口となる河川で観測された窒素負荷（河川流出）の傾向も示してい

る。霞ヶ浦地域におけるこの観測負荷の傾向は、1985 年または 1990 年に環境負荷が明らかにピ

ークに達した後でも、対象期間を通じて継続的に上昇し、観測負荷は総環境負荷よりも一貫して

低かった（図 5-4a、b）。この関係は、地域の他の集水域でも見られた（データは示さず）。 

 これらのことは、潜在的な窒素流出として土壌面に負荷された窒素と河川流出を比較した第Ⅱ

章（板橋ら 2006）での知見と一致していた。霞ヶ浦地域の環境負荷のほとんどが水域への直接排

出ではなく土壌表面への投入を表すことから、この結果は、土壌表面での環境窒素負荷が土壌を

移動するのにかなりの時間を要することを示唆している。開水面に到達するまでの地下水系、お

よびこの移動中に窒素レベルの大幅な減衰が発生したと見られた。この移動時間の長さは、環境
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負荷のピークと水質データの予想されるピークとの差に基づいて、Kasumi-S 流域と Kasumi-L

流域でそれぞれ少なくとも 10 年と 15 年と見積もられた。 窒素負荷が開水面に到達する前の減

衰の大きさは、見かけの到達率（つまり、土壌面に負荷された窒素量に対する水域に到達する窒

素負荷の割合）として定義できる。これは、環境窒素負荷量の最大値に対する河川の観測された

窒素負荷量の最大値の比率とすれば、これらの値は、Kasumi-S および Kasumi-L 集水域でそれ

ぞれ 0.33 および 0.30 で、Boyer ら（2002）が米国北東部の土地利用と人口密度に大きな変動が

ある 16 の集水域を対象として報告した値 0.25 と同程度だった。 

 対照的に、ケサン地域で観測された負荷の明らかなピークは 1998 年に見られ、これらのピー

クは 1995 年に発生したピーク環境窒素負荷のほぼ直後に現れていた（図 5-4c、d）。両ピークの

出現時期どうしの比較により、この地域での窒素の見かけの移動時間が約 3 年と、第Ⅱ章で示し

た霞ヶ浦地域における見かけの移動時間（最大 25 年）よりもはるかに短いことを示唆している。

同時に、ケサン地域における環境窒素負荷の河川流出負荷量に対する比としての減衰の見かけの

強さは霞ヶ浦地域よりもはるかに低く、見かけの到達率は、Goesan-S および Goesan-L 流域でそ

れぞれ 0.71 および 0.66 と大きかった。 

 これらの観察結果は、霞ヶ浦地域では、集水域に窒素負荷を発生させる活動の変化の河川水質

への影響が、大幅な遅延の後に現れる傾向があり、結果として、河川水がこれらの窒素負荷の影

響を比較的受けにくいことを示唆している（低脆弱性）。対照的に、ケサン地域では負荷の変化は

すぐに河川に現れることから、本地域における河川水は集水域で発生する窒素負荷の変化の影響

をより強く受けるとみられる（高脆弱性）。これらの結果は、また、環境窒素負荷と河川で観測さ

れる流出負荷量の比として算出される「見かけの到達率」を計算する際に、土壌-地下水系を通過

する窒素の移動時間を考慮することの重要性を示唆している。それは、見かけの到達率の計算の

際に、土壌や水系への窒素負荷が河川に流出するまでの移動時間を考慮しないと、霞ヶ浦地域な

どでは誤った結果を導く可能性があるためであり、ケサン地域においては、移動時間はそれほど

重要ではないと言える。 

 2 つの地域における河川水質に対する脆弱性の違いは、集水域サイズの違いではなく、地域特

性の違いに起因する可能性がある。図 5-4a と 5-4c は小さな集水域、図 5-4b と 5-4d は大きな集

水域を表しているが、環境窒素負荷の変動に対する河川水質の変動パターンはそれぞれの地域に

おいて、集水域サイズによらず類似している。ここで詳しく検討していない地域特性の違いには、

地形（平地対中山間）、地質（火山灰対花崗岩）、土壌特性（深い対浅い）、栽培作物などが含まれ

る。さらに第Ⅲ章で検討した水辺域の土壌についても違いがあり、霞ヶ浦地域の河川近傍は水田

利用が主体であり、灰色低地土や一部泥炭土が分布したが、ケソン地域では水田は流域末端の比

較的低平な個所にしか見られず、渓流沿いには脱窒能を有する土壌型の分布は見られなかった。

このように、異なる特性を持つ地域を対象にしたさらなる研究が、土壌面への窒素負荷の河川流

出に対する脆弱性を規定する要因の解明に役立つと考えられる。 
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４．結論 

韓国と日本における類似した大きさの集水域出口の河川水に観測された窒素負荷と、集水域の

土壌面に負荷された環境窒素負荷を比較した。集水域における環境窒素負荷の変化の影響が、日

本では 10 年経ってもはっきりとは見えなかったのに対し、韓国の河川水にほとんどすぐに現れ

ること、また、河川流出負荷量の環境窒素負荷量に対する比（見かけの到達率）は韓国の方が日

本よりはるかに大きいこと、が明らかとなった。これらの結果は、窒素負荷を生成する活動に対

する水域の脆弱性に、地形や地質などの地域特性が重要な役割を果たすことを示唆している。 

 

５．要約 

農業流域で発生する窒素負荷の河川水質に対する脆弱性に影響する要因を明確にするために、

日本と韓国の農業由来の窒素負荷が卓越する河川集水域を対象に、窒素負荷を発生させる活動と

環境への窒素負荷の長期的な傾向を推定した。日本で構築した推定手法は韓国においても機能し、

これは統計、地理情報、および気象と水質のモニタリングシステムが利用できたこと、そして窒

素負荷の発生と土壌中の窒素の動態に関する研究データが蓄積されたことによる。ほぼ同じ規模

の集水域を対象として環境窒素負荷と各集水域の出口の河川水で観測された負荷量を比較すると、

（1）集水域内での環境窒素負荷の変化の影響は韓国の河川水質にほぼ即座に現れ、（2）河川流出

負荷量の環境窒素負荷量に対する比は韓国ケソン地域で日本霞ヶ浦周辺地域よりもはるかに大き

く生じた。これらの結果は、地域特性が窒素負荷を発生させる活動の河川水質に対する脆弱性に

重要な役割を果たすことを示唆している。 
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第Ⅵ章 総合考察 

 

 本研究では、水質行政において農業由来の窒素負荷による河川等水質への影響を見積もること

が困難であり、そのため農業に由来する水質汚濁への対策が十分に進んでいない状況に着目し、

河川集水域を対象に農業由来の窒素負荷の見積もりを、日本において長期的、かつ均質に取得さ

れてきた統計情報と GIS を用いて集水域内での窒素負荷発生状況の分布を再現することで、より

精度の高い見積もりを行う手法を開発し、水質の変動との比較解析を行った。さらにこのことに

基づいて、河川水質保全の観点から重要と考えられる要因を指摘した。このことにより、地域の

水質行政において、河川等集水域における窒素負荷発生源と水質変動に関する研究が進展するこ

とが期待される。 

 ここでは、各章において十分に触れられなかった点について補足し、全体を通した総括的な議

論を行いさらに今後の研究の展望について述べる。 

 

１．補足情報 

１）霞ヶ浦周辺地域における窒素負荷と水質の現状 

 霞ヶ浦は我が国 2 番目に大きな湖であり、流域を中心に 100 万人の上水、農業用水、工業用水

を供給する水瓶でもある。湖の水質は昭和 47 年以降、湖沼の環境基準 0.4 mg-N L-1 を下回った

ことはなく、近年は 1 mg-N L-1前後で推移している。流入河川の中には全窒素濃度が 10 mg-N L-

1を上回る場合もあり、喫緊な対策が求められている。 

 流入河川の集水域の窒素負荷と水質の関係について、Kimura et al.(2012)が本研究対象集水域

における窒素収支を他地域の結果と比較している。これによれば、霞ヶ浦周辺地域の面積当たり

の窒素負荷は 100 kg-N ha-1 y-1以下と取り立てて大きくはないが、河川への流出率が高い特徴が

見られている。このように、本研究においては、集水域土壌面に負荷された窒素の河川への流出

が顕著に抑制されていることについて報告したものの、さらなる水質改善、そのための窒素負荷

の管理が必要とされていることは否定できない。 

 

２）集水域での窒素負荷の河川水質への影響の出方について 

 本研究においては、第Ⅴ章において韓国ケソン郡と霞ヶ浦流入河川における窒素負荷と河川水

質の関係を比較し、韓国ケソン郡では農業由来窒素負荷の影響が河川水質に強く反映されること

を示した。それに比べると、霞ヶ浦周辺地域における影響は明瞭ではなかった。第Ⅱ章において

は、このことについて、流域の持つ窒素除去機能と流出の時間遅れについて言及した。第Ⅲ章以

降は、このうちの窒素除去機能が集水域の水辺域にて発揮されるものと仮定し、河川水質が妥当

に表現されることを示した。 

 本研究の中で触れられなかったことの一つに、時間遅れの問題がある。土壌～地形の中で硝酸
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態窒素の流出挙動はほぼ水の流れに依存すると考えられる。根圏で植物に吸収されなかった硝酸

態窒素が地表面下 3m ほどの難透水層（常総粘土層）面に達するまでには 1 年かかるとの報告（小

川 2000）があるが、他方、降雨に応じて地下水面が大きく変動し大雨後は土層内が水で満たされ

ることも観察されており、このときに土層内の余剰の硝酸態窒素が洗脱され、実際には地下水へ

の流亡はかなり早く生じる可能性がある。また常総粘土層を通過して下方に浸透する水量は、年

間、降雨量のわずか 2%（27mm）であり（安原ら 1990）、残りは蒸発散か横移動とみなせる。地

下水系での水の移動は一般にさらに遅いが、霞ヶ浦周辺地域におけるほぼ平坦な台地（斜度 0-3

度）の浅層地下水の流速は、2.3ｍ日-1と意外に早いことが報告されている（小川 2000）。これら

のことから、台地上の土壌面への窒素負荷が下方浸透し、浅層地下水中を横流れすることで最寄

りの水系へ、あるいは崖面に湧出するまでの時間について、数年以上を想定することは現実的で

はないと思われる。このことを受けて、第Ⅲ章では、時間遅れを考慮せず、2000 年時点での窒素

負荷と河川水質濃度として、1999～2001 年の非灌漑期のデータを用いて検討を行った。 

 

２．今後の研究の展望 

１）河川集水域単位での窒素負荷の変遷の把握の意義 

本研究により、農業による窒素負荷の河川水質への影響を河川集水域単位で把握できることが

示された。肥料や家畜ふん堆肥などの有機物により土壌に持ち込まれる無機態窒素は、どこにで

もある物質であり、負荷源ごとの区別が付きにくいため、汚濁の発生や対策技術の効果を評価す

ることは、琵琶湖における代かき濁水（須戸ら 2009）や沖縄における豪雨による赤土流出（大澤

と池田 2007）のようには簡単ではない。結局のところ、水質汚濁の軽減には負荷の発生を小さく

していく必要があるが、本研究で行ったように、過去の窒素負荷と水質変化の関係を明らかにし

ておくことは有用と考えられる。 

本研究で開発した手法は、各負荷源の活動量に基づいて負荷量を積み上げて算定しているため、

元データの空間解像度に依存するが、集水域内の地域ごとの特徴を把握できるメリットがある。

行政的には、そのことだけでも、どの地域のどの負荷源の寄与が大きいのかを明らかにすること

が可能となり、負荷低減対策のターゲットを絞り込むのに役立つと考えられる。 

 

２）水質汚濁に対する脆弱性における地域特性 

 一方、霞ヶ浦周辺地域と韓国の小集水域との比較により、同じような農業的な窒素負荷であっ

ても河川水質への影響の出やすさ（脆弱性）には大きな違いがあることが明らかとなった。本研

究においては、水辺域における脱窒能に着目し、霞ヶ浦周辺地域の浅層地下水の河川への流出経

路の特徴から、脆弱性の異なる地域を区分した。これは台地と低地からなる平坦な地形であるこ

と、台地部の浅いところに難透水層が存在し、浅層地下水が横流れすること、浅層地下水層が地

形的に分断され、湧水が生じていること、などの地形やその成因に起因する特徴を反映したもの
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であった。これに対し、韓国においてはそもそも山がちな地形で農地は河川近傍の傾斜地にしか

存在しないこと、花崗岩質であり有効土層も薄いこと、から、農地の余剰窒素が河川に流出しや

すい特徴を持っている。このような地域の特徴は農業活動の河川水質への影響を左右する大きな

要因と考えられる。このことから、検討にあたってはこうした地域の特徴を十分に考慮すること

が必要といえる。 

以上から、NANI を用いた地域間での比較研究（Swarney et al. 2012）は、地域ごとの脆弱性

を俯瞰するのに適している可能性があるが、我が国の地形や土地利用の複雑さからは北海道や四

国で実施された地質・地形的に類似した集水域間比較（岡澤ら 2009、Yoshikawa et al. 2015）

や、本研究で実施した窒素負荷による比較は、集水域ごとの特性を比較することに適しており、

地域の水質改善のための取り掛かりとして有効と考えられる。 
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第Ⅶ章 要約 

 

 我が国の公共用水域においては、1950 年代以降に発生した公害問題の後、有機性汚濁物質によ

る水質汚濁が顕著となり、1970 年制定の水質汚濁防止法、1984 年制定の湖沼水質保全特別措置

法（湖沼法、2005 年に改訂）等に基づき、工場や事業場、生活排水、家畜排せつ物を対象とした

水質汚濁を改善するための様々な取り組みが行われてきた。しかし、茨城県霞ヶ浦など閉鎖性水

域においては近年に至っても改善状況は芳しくなく、環境基準の達成率は 50%前後にとどまって

いる（平成 30 年度）。この原因としては、畜産を含む農業等面負荷源に由来する窒素等栄養塩類

の水系への流出に対する対策が不十分であることが考えられる。 

行政においては、従来、農業等由来の面源窒素負荷による河川水質汚濁への影響把握について

は二つの問題があった。一つは、行政的に入手可能な情報に基づき、河川集水域等の広範囲を対

象として窒素負荷の分布を表現し、量的に議論できる簡易な手法が存在しなかったこと、もう一

つは、多施肥や家畜排せつ物の不適切な管理などに由来するこうした面源窒素負荷を削減するこ

との必要は理解されても、どこでどのくらいの負荷削減を行うと、河川水質の改善に効果がある

かを議論することができていなかったこと、である。そこで、本研究においては、農業・畜産が

主体で河川水質汚濁が進行している地域を対象に、１）行政的に入手が容易な統計情報を用いて、

河川集水域の単位で農業由来の面源窒素負荷による河川水質への影響を定量的に扱うことを可能

とする手法を開発し、２）集水域への窒素負荷による河川水質への影響を規定する主要な要因と

しての自然浄化機能とこれを発揮するために重要な地形的要因を明らかにする。さらに、３）自

然浄化機能を発揮する場と集水域中の面源窒素負荷発生地点との地形上の関係に基づいて、地点

ごとの河川水質への影響の違い（脆弱性）を評価する手法を開発、河川水質を保全するための管

理手法の考え方を提示する。そして、４）集水域の窒素負荷の河川水質に対する脆弱性を規定す

る諸地域特性を明らかにする。以上を目的として研究を実施し、以下の結果を得た。 

 

１）河川集水域単位で統計情報を活用して面源由来窒素負荷を見積もる手法の開発（第Ⅱ章） 

 最初に、河川集水域を単位とした農業由来の面源窒素負荷の長期的変遷を見積もるために、長

期的に均質なデータが入手可能な行政情報（農業センサス等の統計情報）を地理情報システム

（GIS）を用いることで集水域単位に変換する手法、並びに農地等面源を含む各種窒素負荷発生

源から土壌や水系への排出率を考慮することで、環境に排出される窒素負荷量を見積もる手法（修

正原単位法）を開発した。このことにより、従来行政的に使用されていた原単位法に代わり、面

源由来の窒素負荷をより妥当に見積もることを可能とした。 

この手法を農地等の面汚染源が卓越し、水質汚濁の著しい霞ヶ浦周辺地域の河川集水域に適用

したところ、集水域ごとに、降水、人の生活、農業、畜産の各負荷発生源に由来し、土壌・水系に

排出された潜在的な窒素流出負荷量の特徴が把握可能となった。1950 年~1995 年の長期間に渡る
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潜在的窒素流出負荷量と、河川における観測値に基づいて推定した実窒素流出負荷量が定量的に

比較され、同地域においては、主に施肥や家畜排せつ物として土壌面に投入された窒素負荷の 47%

が河川の集水域末端に到達したと考えられ、残りの窒素負荷は河川に到達する過程において失わ

れたことが示唆された。 

 

２）自然浄化機能発揮の場としての水辺域の重要性と機能発揮のための地形条件の検討（第Ⅲ章） 

 集水域に負荷されて河川集水域末端では観測されなかった窒素負荷の行方について、地下水に

流亡した窒素負荷の河川等への流出を抑制する機能が知られていた水辺域地下水帯に着目した。

既往文献に基づき、水辺域地下水帯における硝酸態窒素濃度低下を表すモデルを作成し、浅層地

下水が台地部から河川近傍の水辺域に侵入する地点において、地下水中硝酸態窒素濃度の顕著な

低下（中央値で約 10 分の 1）が生じること、そして、この濃度低下は水辺域に存在する土壌の種

類によって異なり、有機質土壌で特に顕著であることを示した。 

このモデルを、河川集水域を単位とした GIS ベースの簡易な動態モデルに搭載し、霞ヶ浦周辺

地域の 9 河川集水域に適用、水辺域地下水帯における脱窒を考慮することが同地域における河川

水質の再現に効果があるかを検討した。このとき、同地域においては台地部で生成した浅層地下

水の一部は、河川近傍の水辺域に侵入する手前の崖状地形で湧出することで、水辺域地下水帯を

通過せずに河川に流出するいう知見に基づき、GIS モデルにおいては、浅層地下水の一部を崖面

で湧出させることで、水辺域地下水帯における硝酸態窒素濃度の低下が部分的にしか作用しない

設定とした。 

以上の結果により河川水質窒素濃度を精度よく見積るために、同地域においては、地形によっ

て定まる浅層地下水の河川流出経路を適切に考慮すること、並びに水辺域地下水帯に侵入する浅

層地下水中硝酸性窒素の濃度低下を考慮することの両者が重要であることを示した。 

 

３）河川集水域における面源窒素負荷の河川水質に対する脆弱性の区分とこれに基づく水質管理

の考え方の提示（第Ⅳ章） 

 ２）の動態モデルを活用することで、集水域内において面源窒素負荷の河川水質への影響の違

い（脆弱性）を区別する手法を検討した。霞ヶ浦周辺地域における浅層地下水の河川流出経路は、

地形条件により水辺域地下水帯を通過する場合としない場合が想定された。このことから集域内

の各地点を発した浅層地下水が脱窒能を持つ水辺域地下水帯を通過するか否かが、地点ごとの脆

弱性を規定する要因とみなした。このことに基づき、河川への窒素負荷流出を抑制するために、

まずは、脆弱性の高い地点における窒素負荷の発生を抑制することが重要であること、しかし、

集水域によってはそれだけでは不十分であり、面積として広い脆弱性の低い地点における負荷削

減を同時に進めることが必要になる場合があることを見出した。さらに集水域において窒素負荷

の河川流出抑制に寄与している水辺域における脱窒能を保全すること、並びに集水域内部から水
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辺域地下水帯に通じる水みちを保全することの重要性を指摘した。 

 

４）面源窒素負荷の河川水質に対する脆弱性に及ぼす地域特性の検討（第Ⅴ章） 

 面源窒素負荷による河川水質への脆弱性に及ぼす地域特性を検討するため、霞ヶ浦周辺地域と

は地域特性の異なる韓国の小集水域を対象とした解析を行った。同地域は、中山間地に位置し、

傾斜地に作られた農地は花崗岩を母材とする薄い有効土層からなっている点で、平坦な台地に厚

い火山灰土が発達した霞ヶ浦周辺地域とは大きく異なった特性を持っていた。両地域を対象とし

た農業由来を含む窒素負荷と河川での流出負荷量を比較したところ、韓国においては農業・畜産

に由来する窒素負荷の長期変動と河川流出した窒素負荷の変動のタイミングがほぼ一致しており、

かつ、集水域での窒素負荷の河川への流達率が顕著に高いことが明らかとなった。このことから、

同地域は集水域全体が面源窒素負荷に対して高い脆弱性を持っていることが示唆され、その原因

として山がちな地形や土壌母材の違いが関与していることを指摘した。 
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をいただきました。有機資源利用研究室長木村龍介博士と山田和義氏、ユニットへの滞在研究員、

その他、書き切れないほどの農業環境技術研究所並びに近隣研究所の同僚諸兄・諸氏には、日頃

の研究のモチベーションの維持・向上に資する多大なご厚情をいただきました。心より感謝申し

上げます。 

 

最後にこれまで自分を温かく見守り支えてくれた両親、妻、娘たちに深く感謝いたします。 

 


