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第 1 章  序論  

 

 

第 1 節  研究の背景  

 

地下水は生活用水，工業用水，農業用水などの多岐にわたり利用さ

れている貴重な水資源の一つである．汚染を含め地下水中で生じて

いる水文化学過程の理解は，地下水の持続的な開発，管理に重要であ

り，地下水組成を変化させうる水と岩石相互作用や人為的影響等を

評価するための一助となる  (Kumar et  al. ,  2006)．そのため，地下水を

水資源として利用している地域では，水文化学過程に関する研究が

行われてきた．トルコでは，人為的影響より岩石風化やイオン交換が

卓越しているとの報告がある  (Varol and Davraz 2014)．Kumar et al.  

(2006) は，インドのデリーにおける主要な水文化学過程は，ケイ酸

塩や炭酸塩鉱物の風化，蒸発，イオン交換，地表水との相互作用であ

ると報告した．  

水質調査結果を簡便に評価する手法として，ヘキサダイアグラム

やトリリニアダイアグラム，地下水水質に影響を与える因子が抽出

可能な主成分分析が挙げられる．これらの手法に加え，Gibbs diagram 

や Durov diagram, Chloro-Alkaline Indices (CAI)，イオン成分間の比が，

水文化学過程の評価に適用されている  (Kumar et al. ,  2006; Varol and 

Davraz 2014, Sappa et al. ,  2014)．主要溶存イオン濃度や Total dissolved 

solids (TDS)を使用するこれらの手法は，水 -岩石相互作用，降雨，蒸

発，イオン交換，鉱物の風化，混合等の地下水組成を形成する要因評

価に有効である．  
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ところで，地下水は貴重な水資源である一方で様々な問題を抱え

ている．その中の一つである硝酸性窒素  (NO3-N)による地下水汚染

は，世界共通の問題である (例えば，Robins,  2002;  Kaown et al . ,  2009; 

Hansen et al . ,  2012; Nemčić-Jurec et  al. ,  2013; Esmaeili  et al . ,  2014; Rina 

et al. ,  2014). 硝酸性窒素濃度の高い水は，乳幼児にはメトヘモグロビ

ン血症  (ブルー・ベビー症候群 )を引き起こし，動物には発ガン性を

有している．日本では，乳幼児の死亡事故は報告されていないが，欧

米の農村部で死亡事故が多発した  (西尾， 2005)．このような健康被

害を防ぐ目的で，世界保健機関  (WHO 2011)では，飲料水中に含まれ

る硝酸イオン  (NO3
-)の最大許容濃度を 50 mg L -1 としている．また，

我が国では，公共用水域の人の健康の保護に関する環境基準および

水 道 水 質 基 準 に お い て ， 硝 酸 性 窒 素 お よ び 亜 硝 酸 性 窒 素 濃 度  

(NO3+NO2-N)の基準値を 10 mg L -1 としている．さらに，平成 26 年 2

月 28 日付け厚生労働省令第 15 号「水質基準に関する省令の一部改

正」により，亜硝酸性窒素濃度に単独で水道水質基準値 0.04 mg L -1

が設定された．  

 硝酸性窒素による地下水汚染の原因は，過剰施肥や家畜排せつ物，

生活系排水など多種多様であり，複合している場合もある (田瀬，

2004)．しかしながら，我が国では過度な農業活動と密接に関係して

いる  (Kumazawa, 2002)．全国的な汚染状況については，田瀬  (2004)

が取りまとめており，汚染が顕在化する地域の特徴として，地形地質

的には，台地，砂丘，扇状地，火山山麓等，作物栽培は，茶，野菜  (人

参，キュウリ，キャベツ，レタス等 )，果樹  (メロン，ナシ，ミカン

等 )，そして畜産業を挙げている．  

硝酸性窒素による地下水汚染は，前述したように農業活動すなわ
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ち非点源汚染と密接に関係している．このため，化学肥料の地下水へ

の影響は重要な課題として研究されてきた  (例えば， Kolpin 1997; 

Peterson et al.  2002; Oren et  al.  2004; Moore and Peterson 2007)．硝酸

肥料の高い溶解性と土壌の低い保持性能が，地下水汚染を加速させ

ている．このような観点から，WHO が推奨する飲料水基準を超過す

る NO3
-濃度  (50 mg L -1)を空間的に把握するために，広域で調査が実

施されてきた  (Nemčić-Jurec et al. ,  2013；Ağca et al .,  2014)．また，鉛

直方向への汚染の拡がりも調査されており  (Liu et al. ,  2005； Ju et al .,  

2006；Chandna et al . ,  2011)，NO3
-濃度は深度が深くなるにつれて低下

する特徴がある  (Kundu et al .,  2009)．ゆえに，Chanda et al . (2011)は，

飲料水目的の地下水は，汚染を避けて深い深度から採水すべきと述

べている．浅層地下水は，揚水や作物の根域を通過した水の浸透のよ

うな様々なプロセスの影響を受けるため，NO3
-濃度は変動しやすい．

一方，深層地下水では影響を与えるプロセスはわずかで，例えば NO3
-

の拡散である  (Liu et al. ,  2005)．しかし，NO3
-濃度は難透水層により，

特定の深度で劇的に変化することもある  (Choi et al. ,  2010)．   

 NO3
-濃度の時間変化は，窒素肥料の使用量  (Derby et al. ,  2009)，降

雨  (Sorensen et al. ,  2015)，そして揚水による浅層地下水の混合  (Ki et 

al. ,  2015)と関係している．また，窒素肥料の使用から NO3
-が地下水

に到達するまでの時間差は，土壌の種類や水文地質学的特性，気候特

性により決まる  (Fenton et al. ,  2011)．ゆえに，適切な地下水管理と監

視のためには，水平方向および鉛直方向への NO3
-濃度の調査に加え，

NO3
-濃度の時間変化を調査する必要がある．  

硝酸性窒素による地下水汚染に対する解決策を提案するためには，

汚染原因の特定が必要不可欠である．特定方法には，NO3
-と SO4

2 -，
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Ca2 +，そして Mg2 +等の間の相関係数を算出する方法  (Babiker et al. ,  

2004)や硝酸の窒素安定同位体比  (δ1 5N)を分析する方法 (例えば，

Williams et  al. ,  1998；Rivers et  al. ,  1996)がある． δ1 5N は，大気で -15

～+15 ‰，無機肥料で -4～ +4 ‰，有機肥料で +2～ +30 ‰，家畜排せつ

物で +10～+20 ‰ (Kendall , 1998)を示すが，重複する範囲では汚染原

因の特定が困難である．Kendall (1998)は，支配的な NO3
-の起源を解

釈するために，δ1 5N と δ1 8O を軸とした散布図を作成し，多種多様な

硝酸の起源  (降雨中の NO3，肥料中の NO3，肥料及び降雨中の NH4，

たい肥及び糞尿，土壌 )で異なる同位体の範囲を示した．さらに，こ

れらの同位体は脱窒の有無の判断にも利用できる． δ1 8O により，ア

ンモニア肥料や土壌窒素，たい肥  (糞尿 )と硝酸肥料及び大気由来の

ものが区別できるが，依然として化学肥料と家畜排せつ物の δ1 5N に

は重複する範囲がある．この問題を解決する方法として，複数ある硝

酸の起源の寄与率を定量化するベイズ混合モデルがある  (Matiatos 

2016；Kim et al .,  2015)．ただし，モデル解像度は，混合物中の NO3
-

の同位体組成の時間的可変性や不確実性に影響を受けるため注意を

要する  (Xue et al.,  2012)．コプロスタノール  (5β(H)-Cholestan-3β-ol，

CAS No. 360-68-9)は，ステロール類の一種で，高等脊椎動物の消化管

内でコレステロールが微生物還元されることで生成される  (Martins 

et  al .,  2007)．コプロスタノールのオクタノール /水分配係数  ( logP)の

ALOGPS 2.1 による推算値は 7.02 である  (Tetko et al.,  2005; VCCLAB 

2005).  これまでにコプロスタノールは，ラグーンや河口における糞

便汚染の指標として利用されてきた  (Martins et  al.,  2007；Reeves and 

Patton 2005)．コプロスタノールは，高等脊椎動物の消化管で唯一発

生することから，コプロスタノールの分析は，汚染原因の評価に有効
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であると考えられる．つまり，化学肥料が汚染原因である場合，δ1 5N

が化学肥料の範囲に，あるいは化学肥料と家畜排せつ物の重複する

範囲にプロットされ，コプロスタノールは検出されないと想定され

る．   

以上のように，地下水の持続的な開発および適切な管理には，汚染

を含めた水文化学過程を理解する必要がある．そして，安全な水資源

の確保には，水平方向および鉛直方向への硝酸性窒素濃度の調査に

加え，硝酸性窒素濃度の時間変化を調査する必要がある．汚染対策を

講じるためには汚染原因の特定が必要であるが，これまでによく利

用されている NO3
-の窒素酸素同位体比では困難な場合があり，新た

な手法による特定が必要である．   

長崎県島原市は，水道水の 100 %を地下水に依存する一方で，近年

数カ所の水源井戸で硝酸性窒素濃度の増加が確認されている．その

ため 2005 年には，島原半島における硝酸性窒素汚染の解決方法を議

論するための委員会が設立された  (島原半島窒素負荷低減対策会議，

2006)．委員会は，汚染が顕在化する地域に対し，肥料の使用量削減

と家畜排せつ物の適正管理を推進してきた．しかしながら，島原市の

水道水源井戸では，全体の 23 %が依然として水道水質基準を超過す

る状況である  (島原半島窒素負荷低減対策会議， 2011)．Nakagawa et 

al. (2016)は，2011 年 8 月から 2013 年 11 月にかけて市内の民家井戸，

水源井戸，そして湧水から地下水を採水し，水質特性や硝酸性窒素汚

染の現状，それらの拡がり，汚染原因について以下のような結果を示

した．  

(1)  採水地点の 38 %で，硝酸性窒素濃度は水道水質基準 10 mg L -1 を

超過していた．  
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(2)  採水地点の 53 %で，硝酸性窒素濃度は人為的活動の影響を受けた

とみなされる濃度 3 mg L -1 を超過していた．  

(3)  基準値を超過した採水地点は，窒素負荷ポテンシャルの高い集落

の下流域に位置していた．  

(4)  Ca-HCO3 型および Ca-(SO4+NO3)型の水質組成が認められ，硝酸性

窒素汚染により水質組成は Ca-HCO3 型から Ca-(SO4+NO3)型に変

化している．  

(5)  NO3
-は Cl -，K+そして SO4

2 -との間に正の相関があり，汚染は家畜

排せつ物，堆肥と化学肥料の過剰施用と関係がある．  

(6)  降雨の涵養により地下水位は上昇し，NO3-N 濃度は希釈されるこ

とがあった．  

(7)  主成分分析から，水質組成を決定する 2 つの因子を抽出した．両

因子は地下水流動に伴うイオンの溶解を表しており，さらに 2 つ

の内１つは硝酸性窒素汚染を表している．  

(8)  クラスター分析では，水質特性は 4 つのグループに分類され，1 つ

は汚染と関係性のあるグループであり，残りは汚染の影響はなく

イオン濃度の大小により区別される．  

以上の様に汚染対策を検討するに資する有益な成果が得られている

が，適切な地下水利用で求められる水文化学過程の理解，安全な水資

源確保のための硝酸性窒素濃度の空間的拡がりの把握や汚染原因の

特定についてはこれまでのところまだ明らかにされていない．  
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第 2 節  本論文の構成と内容  

 

 本論文は全 5 章で構成されている．  

第 1 章では，前述したように，地下水の持続的な開発および管理

に対する水文化学過程の理解の重要性とその過程の評価手法，硝酸

性窒素による地下水汚染の概要，汚染原因の特定手法，そして研究対

象地である長崎県島原市における地下水水質に関する先行研究につ

いて述べた．  

第 2 章では，主要溶存イオン濃度や TDS にもとづく Gibbs diagram，

Durov diagram, CAI，そしてイオン成分間の比による水文化学過程の

評価結果について説明する．  

第 3 章では，深度 50 m の観測孔で，多深度地下水採水装置を用い

て実施した鉛直方向への地下水水質調査結果について説明する．ま

た，作物体系や降雨と NO3
-濃度の時間変化の関連性について考察す

る．さらに，主成分分析により鉛直方向の水質組成分布を決定する因

子を抽出する．  

第 4 章では，NO3
-の窒素酸素同位体比を用いて，硝酸性窒素によ

る地下水汚染の原因特定を試みる．続いて，糞便汚染指標の一つであ

るコプロスタノールを用いた汚染原因特定の新たな手法について検

討する．  

第 5 章は，本研究で得られた結果をとりまとめる．  

以上のように本研究は，長崎県島原市を対象とした地下水の水文

化学過程および鉛直方向への水質分布特性について調査するととも

に，汚染原因特定のための新たな手法としてコプロスタノールを用

いることを提案するものである．  
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第 2 章 地下水水質形成機構についての一考察  

 

 

第 1 節 緒論 

  

 第 1 章で述べたように，Nakagawa et al. (2016)は，硝酸性窒素による

地下水汚染の拡がりを明らかにし，ヘキサダイアグラムやトリリニア

ダイアグラム，多変量解析  (主成分分析およびクラスター分析 )を適用

し，水質特性を評価した．しかし，自然由来の水質形成機構について

は十分に検討したとはいえない．また，水道水源の一部では高濃度の

NO3-N の地下水が採水されるため，島原市では水源の転換を行ってお

り，今後も新規水源の開発が必要であると考えられ，その参考となる

知見が求められている．  

 そこで，本章では，島原市の今後の水源開発に参考となる重要な資

料を提供するために，2015 年に実施した地下水水質調査データをもと

に，Gibbs diagram や Durov diagram といった手法により，詳細な水文

化学過程を明らかにすることを試みた．  

 

 

第 2 節 研究対象地の概要 

 

 長崎県島原市は，島原半島北東部に位置し，82.8 km2 の面積を有す

る．島原半島中・北部は，口之津層群を基岩とし，海岸近くでは海水

面下 10 ~ 100 m 以深に広く分布する  (村上，1975)．北部は，半島中心

にそびえる雲仙普賢岳を頂点として北方に開けた扇状地形をなす．凝
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灰角礫岩，凝灰岩，火山円礫岩などの雲仙基底火山砕屑岩類が口之津

層群を覆い広く分布し，山麓地を形成している (村上，1975)．標高 300 

m 以高では，角閃石安山岩を含む雲仙火山岩類が山岳地帯を構成する．

中央部の大部分は，雲仙火山岩類に厚く覆われ，一部で石英安山岩が

認められる．市西部にそびえる眉山は，1792 年に大崩壊し，なだれ堆

積物が市南西部に分布している．市北部には標高 100m 付近に広域農

道が水道水源井戸である W-11 (図 2-1)直前まで敷設されており，道路

全体を挟むように標高 200 m 付近まで農用地が分布し，標高 300 m 付

近には畜舎が多く分布している．温暖湿潤気候であり， 2013 年から

2015 年の年間降水量は 1970 ~ 2476 mm で，年平均気温は 16.9 ~ 17.4 

oC である  (気象庁，2016)．年間を通して降水があるが 6 月から 8 月の

降水量が年間降水量の 50 %以上を占める．  

 農業活動が盛んな島原市では，大根，ニンジン，白菜が主に栽培さ

れている．次いで，レタス，とうもろこし，すいかが栽培されている．

様々な作物の組み合わせ（例えば，秋 /冬大根と春ニンジン，冬ニンジ

ンと春ニンジン，白菜とすいか等）で，二毛作が実施されている．畜

産では，  2015 年において約乳牛 1,000 頭，豚 23,000 頭，鶏 1,000,000

羽が飼育されていた．肉牛とブロイラーの飼育数は不明であるが，経

営体数は肉牛で 62 戸，ブロイラーで 2 戸である．  
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図 2-1 採水地点の分布  
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第 3 節 研究方法 

 

3.1 サンプリング 

 図 2-1に採水地点の分布を示す．採水地点は，民家井戸 5 地点  (RW)，

水道水源 21 地点  (W)，湧水 2 地点  (S)，観測孔 1 地点  (O)の計 29 地

点であり，この内 21 地点が標高 100 m より低い地域，1 地点が標高 100 

m ~ 200 m の地域，7 地点が標高 200 m より高い地域に分布している．

本論文では，季節的特性を考察するため，2015 年 5 月から 12 月にか

けて 4 回水質調査を実施した．  

 

3.2 分析方法 

 現場では，pH，EC をハンディー計測器  (HORIBA D-54)により測定

するとともに，pH4.8 アルカリ度滴定により HCO3
-を定量した．サンプ

ルは，実験室に持ち帰り，陰イオン  (Cl -，NO3
-，SO4

2-)および陽イオン  

(Na+，K+，Mg2+， Ca2+)をイオンクロマトグラフィー  (Metrohm 861 

Advanced Compact IC）により分析した．本研究で利用した Gibbs diagram 

(1970)は， (Na + K)/(Na+ K + Ca)と Cl/(Cl + HCO3)に対する TDS をプロ

ットすることで描画でき，地下水組成に影響を与える水文化学過程，

すなわち，降雨，蒸発，岩石と水の相互作用の優位性を評価できる．  

Gibbs diagram の表す水文化学過程は，TDS が低く，Na＋と Cl -が支配的

な降雨および降雨の涵養から始まる．涵養された降雨は地下水として

流れ，鉱物を溶解させる．炭酸カルシウムは世界的に非常に豊富で酸

加水分解しやすいことから，Ca2+および HCO3
-は，岩石と水の相互作用

のトレーサーとして適している．そして，暑く乾燥した環境では，水

が蒸発することで，鉱物が沈殿する．炭酸カルシウムは沈殿する最初
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の鉱物であり，沈殿の結果として相対的に Na＋とＣ l -の割合が増加す

る．  

Durov diagram は，9 つの領域に分かれた四角座標図，その 4 辺に隣

接する 2 つの三角座標図と 2 つの四角座標図で構成され，NO3
-を除く

陰イオン 3 成分と陽イオン 4 成分の各当量百分率を三角座標図にプ

ロットした後，各点から四角座標図に対し平行に引いた線の交点を中

央の四角座標図にプロットし，延長線上の四角座標図に TDS と pH を

プロットする．プロットされた領域により，地下水水質の進化傾向や

形成過程の解釈，ここでは陽イオン交換反応や異なる水質組成の地下

水の混合プロセス等を評価できる  (Al-manmi 2007)．両 diagram の描画

に必要な TDS (mg L -1)は，EC (dS m -1)を TDS = 640 × EC (Evangelou, 

1998)により換算して求めた．  

泥質岩や有機物は，H+，Na＋，K＋，Ca2+，そして Mg2+を吸着する．

帯水層中では泥質岩や有機物を特定することは不可能であるため，こ

こでは permutolites とする．イオン交換は，次に示すように，permutolites 

(固相 )と水  (液相 )の間で起きる．  

 

2 perm. Na + Ca2+ water ↔ perm. Ca + 2Na water        (1) 

perm. Mg + Ca2+ water ↔ perm. Ca + Mg2+ water       (2) 

 

これらのイオン交換は，Cl -と Na+および K+の間に不平衡を引き起こす．

水が土壌中を循環するとき，通常は Cl - ≈ Na+ + K+ (mmolc L-1)であるた

め，Cl -濃度と Na+ + K+濃度の差はイオン交換を示し，CAI (Chloro-

Alkaline Indicies)で表される  (Schoeller 1977)．  
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- + +

-

Cl -  (Na + K )
CAI - 1 = 

Cl
                     (3) 

- + +

2- - 2- -

4 3 3 3

Cl -  (Na + K )
CAI - 2 = 

SO HCO CO NO  
         (4) 

 

ここで，すべてのイオン濃度の単位は mmolc L-1 とする．なお，本地域

の pH は 5.8 ~ 8.0 であり，10. 3 より小さいため，CO3
2-は無視できる  

(藤縄，2010)．  

四季に分類した調査データが，統計的に異なるかを確認するために

クラスター分析を実施した．本地域では，主要溶存イオン濃度を入力

データとして分析するより，はじめに主成分分析を実施し，それによ

り得られた主成分得点を入力データとすることで，適切に地下水水質

特性を説明することができた  (天野ら，2016)．本章では，この結果を

踏まえ，同様の手法により分析を実施した．主成分分析では固有値が

1.0 以上の第 1，第 2 主成分を抽出した．それぞれの寄与率は，62. 5 %

および 22. 3 % であった．分析には Ward 法を採用し，クラスター数

は Nakagawa et al. (2016)にならい 4 に設定した．なお，主成分分析お

よびクラスター分析には，統計解析ソフトウェア JMP Pro 11 (SAS 

Institute Inc.)を用いた．  
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第 4 節 結果と考察 

 

4.1 飲料水としての地下水水質評価  

 島原市では，浄水は法令で定められる水道水質基準項目  (51 項目 )に

ついて検査が行われている  (島原市水道課，2016)．表 2-1 に，本研究

における分析項目に対する水質基準値と水質分析結果  (n = 115)を示す．

本研究では，NO2
-は未検出であるため，硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素  

(NO3-N + NO2-N)の項目は NO3-N のみの値であり，ナトリウム及びそ

の化合物の値は Na+濃度を表す．硬度は Mg2+および Ca2+ (mg L-1)を用

いて，硬度＝2.5Ca2++ 4.2Mg2+より算出した．NO3-N + NO2-N の項目で

基準超過が認められる．NO3-N が基準値を超過する地点は，農用地に

分布する傾向にある．pH は基準値を満たすが，夏に採水した 3 サンプ

ルで基準値の下限値と同等の値が認められた．夏は降水量が多い時期

であり，日本の降雨の pH が 4.48 ~ 5.37 (環境省，2014)であるためと考

えられる．  

 

 

 

 

 

 

 

表 2-1 分析項目に対する水道水質基準と水質分析結果  

項目 基準 最大値 最小値 平均値 標準偏差

硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素　 (mg L-1) 10 37.5 0.1未満 10.0 9.4

ナトリウム及びその化合物 (mg L-1) ナトリウムの量に関して，200 31.3 2.1 12.1 6.0

塩化物イオン (mg L-1) 200 42.3 1.8 14.2 9.7

カルシウム，マグネシウム等(硬度) (mg L-1) 300 205.7 22.1 100.7 45.7

pH値  5.8 ～ 8.6 8.0 5.8 7.0 0.4
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4.2 水文化学過程 

 

4.2.1 クラスター分析 

 表 2-2 にクラスター別の主要溶存イオン濃度の平均値，表 2-3 にク

ラスター分類の結果を示す．クラスター 1 は，NO3-N が基準値を超過

する汚染クラスターであり，市北部の民家井戸や広域農道付近の水道

水源が分類された．クラスター2，3，4 は汚染の影響を受けていないク

ラスターであり，固相からのイオン溶出を示唆する溶存イオン濃度 (Cl -

と NO3
-を除く )により区別できる．クラスター4が最も高い濃度を示し，

W-19 のみ分類された．クラスター2 が最も低い濃度を示し，市北部の

標高 200 m 以上に位置する採水地点が主に分類された．クラスター 3

は，クラスター2 と 4 の中間的な濃度を示し，市南部の W-19 を除く

水道水源が分類された．図 2-2 から図 2-6 では，表 2-3 に示すクラス

ター分類の結果も示した．調査期間を通じて，RW-7 においてのみクラ

スター分類が異なるが，総じて同じクラスターに分類され，統計的に

水質の季節変化は認められなかった．  
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調査地点 春 夏 秋 冬 調査地点 春　 夏 秋 冬

RW-7 1 1 1 2 W-8 2 2 2 2
RW-8 1 1 1 1 W-9 2 2 2 2
RW-9 1 1 1 1 W-10 2 2 2 2
RW-13 1 1 1 1 W-11 1 1 1 1
RW-a 1 1 1 1 W-12 2 2 2 2
O-2 1 1 1 1 W-13 2 2 2 2
S-1 2 2 2 2 W-14 3 3 3 3
S-5 1 1 1 1 W-15 3 3 3 3
W-1 1 1 1 1 W-16 3 3 3 3
W-2 1 1 1 1 W-17 3 3 3 3
W-3 1 1 1 1 W-18 3 3 3 3
W-4 1 1 1 1 W-19 4 4 4 4
W-5 1 1 1 1 W-20 3 3 3 3
W-6 2 2 2 2 W-21 2 2 2 2
W-7 2 休止 2 2

表 2-2 クラスター別の主要溶存イオン濃度の平均値  

表 2-3 クラスター分類の結果  

Cl- NO3
- SO4

2- HCO3
-

Na+ K+ Mg2+ Ca2+ NO3-N

mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1 mg L-1

1 23.7 84.8 37.8 26.2 14.8 8.9 11.4 33.2 18.6

2 6.5 13.7 3.7 37.0 6.8 3.7 3.8 10.9 3.0

3 7.2 10.0 13.0 111.5 11.5 5.5 11.6 24.4 2.2

4 6.3 4.5 42.5 209.3 25.7 9.0 17.7 41.7 1.0

クラスター
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4.2.2 イオン交換 

 イオン交換は，地下水中のイオン濃度に関与する重要な水質形成機

構である．イオン交換について評価するために式  (3)および  (4)により

計算した CAI を表 2-4 に示す．両指標  (CAI-1, 2)とも負の値の場合，

液相中の Ca2+，Mg2+と，固相上の Na+，K+の間にイオン交換，また，

両指標  (CAI-1, 2)とも正の値の場合，液相中の Na+，K+と，固相上の

Ca2+，Mg2+の間にイオン交換が起きたと評価される  (Rajmohan and 

Elango, 2004)．RW-13 を除く全地点で，季節を問わず両指標  (CAI-1，

2)とも負の値を示し，液相中の Ca2+，Mg2+と，固相上の Na+，K+の間

にイオン交換が起きたと示唆された．RW-13 においては，上述したイ

オン交換とは逆の反応が起きた可能性がある．  

 図 2-2 に Cl -と Na+の関係を示す．一般に，Na+ >Cl -はシリケイトの

溶解，Ca2+，Mg2+ (液相 )と Na+ (固相 )のイオン交換，Na+ = Cl -はハライ

トの溶解，Na+< Cl -は Na+ (液相 )と Ca2+，Mg2+ (固相 )のイオン交換が示

唆される  (Kumar et al., 2006)．季節によるが，65 %以上のサンプルで

Na+> Cl -となり，シリケイトの溶解，Ca2+，Mg2+ (液相 )と Na+ (固相 )の

イオン交換が起きたと考えられる．Na+がシリケイトから溶出している

場合，地下水中での炭酸と長石の反応により HCO3
-が陰イオン中で卓

越する  (Rajmohan and Elango, 2004)が，後述する Durov diagram の結果

と矛盾しない．CAI-1，2 が正の値を示した RW-13 は，Na+ < Cl -を示

しており，CAI の結果と一致している．しかし，NO3-N が基準値を超

過している RW-13 以外の地点においても，Na+< Cl -を示す地点が認め

られる．これらの地点は RW-13 と同様に総じて NO3-N が基準値を超

過する地点であり，合わせて Cl -が相対的に高い値を示す．つまり，Cl -

と Na+の関係だけを見ると，Na+ (液相 )と Ca2+，Mg2+ (固相 )のイオン交
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換が示唆されるが，汚染地点であること，CAI の結果を踏まえると，

実際には Ca2+，Mg2+ (液相 )と Na+ (固相 )のイオン交換が起きたと考え

られる．我が国ではハライトが存在しないため，クラスター1 に分類

され，Na+ = Cl -となったサンプルは，汚染の影響で Cl -が増加したと考

えられる．  
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CAI-1 CAI-2 CAI-1 CAI-2 CAI-1 CAI-2 CAI-1 CAI-2
RW-7 -0.65 -0.13 -0.40 -0.09 -0.65 -0.13 -0.39 -0.11
RW-8 -0.26 -0.09 -0.76 -0.15 -0.62 -0.13 -0.22 -0.06
RW-9 -0.44 -0.10 -0.80 -0.20 -0.49 -0.11 -0.33 -0.09
RW-13 0.31 0.06 0.02 0.01 0.04 0.01 0.10 0.02
RW-a -0.17 -0.05 -0.33 -0.10 -0.50 -0.13 -0.14 -0.04
O-2 -0.24 -0.06 -0.50 -0.12 -0.47 -0.12 -0.21 -0.05
S-1 -3.07 -0.22 -3.95 -0.50 -2.90 -0.40 -1.09 -0.29
S-5 -0.21 -0.05 -0.38 -0.09 -0.27 -0.06 -0.12 -0.03
W-1 -0.34 -0.07 -0.11 -0.02 -0.67 -0.20 -0.30 -0.13
W-2 -0.20 -0.05 -0.05 -0.01 -0.53 -0.15 -0.22 -0.11
W-3 -0.24 -0.06 -0.16 -0.04 -0.58 -0.14 -0.48 -0.13
W-4 -0.10 -0.03 -0.03 -0.01 -0.57 -0.16 -0.29 -0.09
W-5 -0.58 -0.14 -0.09 -0.02 -0.62 -0.17 -0.39 -0.11
W-6 -1.39 -0.25 -1.48 -0.17 -1.77 -0.26 -1.45 -0.31
W-7 -1.50 -0.23 -1.21 -0.29 -1.66 -0.32
W-8 -1.74 -0.28 -3.53 -0.62 -2.18 -0.32 -1.63 -0.35
W-9 -1.37 -0.23 -0.98 -0.15 -2.20 -0.34 -1.24 -0.30
W-10 -0.71 -0.15 -0.61 -0.11 -1.18 -0.31 -1.51 -0.37
W-11 -0.15 -0.04 -0.13 -0.03 -0.57 -0.18 -0.26 -0.09
W-12 -0.61 -0.11 -0.26 -0.05 -0.64 -0.15 -0.64 -0.16
W-13 -0.39 -0.09 -0.51 -0.11 -0.96 -0.27 -0.72 -0.21
W-14 -1.65 -0.15 -2.11 -0.16 -3.07 -0.28 -2.91 -0.28
W-15 -2.27 -0.15 -1.62 -0.11 -2.66 -0.24 -4.04 -0.30
W-16 -1.02 -0.12 -1.07 -0.11 -1.65 -0.23 -1.70 -0.25
W-17 -1.65 -0.12 -1.85 -0.11 -2.78 -0.23 -2.29 -0.20
W-18 -1.38 -0.14 -1.34 -0.14 -2.02 -0.22 -1.39 -0.20
W-19 -5.19 -0.21 -5.16 -0.19 -6.83 -0.32 -9.45 -0.35
W-20 -3.05 -0.21 -3.51 -0.21 -3.11 -0.26 -5.48 -0.28
W-21 -1.31 -0.21 -0.65 -0.10 -0.76 -0.19 -1.54 -0.26

春 夏 秋 冬
調査地点

休止

表 2-4 CAI (Chloro-Alkaline Indicies) 
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図 2-2 Na+と Cl -の関係  
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4.2.3 鉱物の溶解 

 シリケイトの溶解は，主要溶存イオンの組成に関わる重要な要因の

1 つであり，総陽イオン  (TZ+)と Na++ K+および Ca2++ Mg2+の比  (図 2-

3)により評価できる (Sonkamble et al., 2012)． TZ+と Na++ K+の比では，

全サンプルが 0.5TZ+以上にプロットされ，TZ+と Ca2++ Mg2 +の比では，

全サンプルが 1:1 ラインと 0.5TZ+ラインの間にプロットされた．つま

り，TZ+の 50 %以上を Ca2+と Mg2+が占める．これらの結果は，アルカ

リ 長 石 よ り も ， カ ル シ ウ ム や マ グ ネ シ ウ ム に 富 む 角 閃 石  

(Ca2(Mg,Fe,Al)5(AlSi7O22)(OH,F)2)や黒雲母 K(Mg,Fe)3AlSi3O10(OH,F)2，

斜長石  ((Na,Ca)(Si,Al)4O8)の溶解を示唆している．カルシウムおよび

マグネシウムの起源を評価するために，Mg2+と Ca2+の関係  (図 2-4)を

プロットした．Ca2+/ Mg2+が 1 の場合，ドロマイトの溶解が示唆される  

(Varol and Davraz, 2014)．本地域では，夏の 3 サンプルのみ，Ca2+/Mg2+

が 1 を示した．季節により数地点で，Ca2+/Mg2+が 2 以上を示し，カル

シウムとマグネシウムに富む角閃石や黒雲母，斜長石の溶解による

Ca2+と Mg2+の上昇が示唆された．また，全サンプルの 82 %で Ca2+/Mg2+

は 1 ~ 2 の値を示し，カルサイトの溶解が支配的である．カルサイトの

SI (Saturation – Index)は， -2.50 ~ -0.56 を示し，ほぼ未飽和であり  

(Nakagawa et al., 2016)，鉱物はさらに溶解しうる．  
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 図 2-3 総陽イオン  (TZ+)と Na++ K+および Ca2++ Mg2+の比  

図 2-4  Mg2+と Ca2+の比  
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4.2.4 地下水組成の形成メカニズム  

 図 2-5 に，調査データを Gibbs diagram に適用した結果を示す．高標

高域 (> 200 m)の森林部に位置し，クラスター2 に分類された W-6 ~ 10，

21 は，降雨支配領域にプロットされ，涵養域で浸透して間もない水で

あることが示された．また，それらの下流域と考えられる地点  (クラ

スター1)や南部の低標高域  (< 100 m)に位置する地点  (クラスター3，

4)は水と岩石の相互作用が支配的である岩石支配領域にプロットされ，

岩石の溶解やイオン交換が地下水組成を支配する主要因であることが

示された．つまり，CAI やイオン成分間の比により明らかとなった過

程は，標高 200 m 以下の限られた地点で働いていると考えられる．季

節によっては，各地点のそれぞれの比が異なるものの，プロットされ

る領域に変化は認められない．TDS の上昇なしに，Cl/(Cl + HCO3)は広

範囲に分布しており，NH4
+の硝化による HCO3

-の低下，家畜排せつ物

や堆肥の影響による Cl -の上昇が原因であると考えられる．  

 図 2-6 に，調査データを Durov diagram にプロットした結果を示す．

季節を問わず，ほとんどのサンプルが②か⑤の領域にプロットされた．

領域②は，HCO3
-と Mg2+が支配的か，Mg2+と Ca2+が卓越しており支配

的な陽イオンが判別できない領域であり，多くの場合ドロマイトの溶

解や Ca2+と Na+のイオン交換を示唆する．イオン交換については，CAI 

(表 2-4)や Na+/Cl -  (図 2-2)の解釈と一致する．また，夏の 3 サンプルに

ついては，ドロマイトの溶解が，Ca2+/ Mg2+ (図 2-4)の解釈と一致する．

領域②にプロットされたその他のサンプルは，角閃石や黒雲母，斜長

石，カルサイトの溶解が支配的であり  (図 2-3)，イオン交換により Ca2+

が低下したと考えられる．領域④は，SO4
2-と Ca2+が支配的であるか，

支配的な陰イオンが判別できない領域である．卓越する SO4
2-と Ca2+
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は，溶岩や石膏を含む堆積物において涵養した地下水であることを示

している．地質状況と一致しない場合は，水の混合や単純なイオンの

溶解が示唆される．島原市は，雲仙基底火山砕屑岩類および雲仙火山

岩類が堆積しており，地質状況に対応した結果が示された．ただし，

領域④⑤にプロットされたサンプルは，総じて NO3-N が高い市北部で

採水されており，硫酸アンモニウム由来の SO4
2-が寄与していると考え

られる．pH は，降水量の多い夏に採水したサンプルが総じて低い値を

示した．  
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第 5 節 結論 

 

本章では，Gibbs diagram や Durov diagram，CAI，イオン成分間の比

により，自然由来の地下水水質形成機構に関わる水文化学過程の評価

を行った．  

 得られた結果は以下の様である．  

(1) CAI および Na+/Cl -により，RW-13 を除き，液相中の Ca2+，Mg2+と，

固相上の Na+，K+の間にイオン交換が起きていると判断された．  

(2) TZ+と Na++ K+および Ca2++ Mg2+の比，Ca2+/Mg2+は，アルカリ長石

よりカルシウムおよびマグネシウムに富む角閃石や黒雲母，斜長石，

カルサイト，ドロマイトの溶解が卓越していることを示した．  

以上の結果を踏まえると，カルシウムおよびマグネシウムは，上記

した鉱物の溶解により濃度が上昇する一方で，イオン交換により濃度

が低下し，ナトリウムおよびカリウムは，アルカリ長石の溶解および

イオン交換により濃度が上昇するといえる .  

(3) Gibbs diagram では，高標高域  (> 200 m)を占める森林部で採水され

た地下水サンプルは，降雨の影響が卓越しており，涵養されて間も

ない水であることを示した．それらの下流域と考えられる地点や南

部の低標高域に位置する地点  (< 100 m)は，水と岩石の相互作用が

支配的，すなわち鉱物の溶解やイオン交換が地下水質組成を支配す

る主要因であることが示された．  

(4) Durov diagram では，ほとんどの地下水サンプルがドロマイトの溶

解や Ca2+と Na+のイオン交換を示唆する領域，もしくは溶岩や石膏

を含む堆積物において涵養した地下水を表す領域にプロットされ

た．イオン交換は，CAI や Na+/Cl -の結果と一致していた．ドロマイ
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トの溶解は，Ca2+/Mg2+から夏に採水した 3 サンプルのみ示されてお

り，ドロマイトより角閃石や黒雲母，斜長石，カルサイトが溶解し

ている．SO4
2-と Ca2+が支配的である地下水は，雲仙基底火山砕屑岩

類および雲仙火山岩類が堆積する地質状況に対応しているが，硫酸

アンモニウム由来の SO4
2-は無視できない．  
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第 3 章 硝酸性窒素汚染地域における地下水水質の鉛直分布 

 

 

第1節 緒論 

 

 第 1 章では，長崎県島原市における硝酸性窒素による地下水汚染に

関して先行研究の結果を説明した．しかしながら，NO3
-濃度の鉛直分

布に関して，これまで明らかにされていない．  

 本章では，多深度地下水採水装置を用いて NO3
-の鉛直分布およびそ

の時間変化と降雨および作物体系の関係性について調査した．さらに，

鉛直方向の水質組成分布を決定する因子を抽出するために主成分分析

を実施した．  

 

 

第2節 観測孔および設置場所の概要  

 

 鉛直方向への水質特性を調査するために，深度 50 m の観測孔を 2 つ

(O-1，O-2)，長崎県島原市の小学校敷地内  (標高 31 m)に設置した．2013

年 3 月から 2015 年 11 月までの平均地下水位は 3.7 m であった．2013

年から 2015年の年間平均降水量は 2,225 mm で，月間の最高雨量（363.5-

603.5 mm）は 6 月から 8 月の間で観測された  (気象庁  2016)．6 月から

8 月の降水量は，2013 年では年間の 38 %，2014 年，2015 年では 50 %

を超えた．年平均気温は，17.2 ℃であった．観測孔を設置した敷地周

辺は，休閑地や建物が点在する農業地域である (図 3-1)．建物は，公共

道路に沿って主に並んでいる．観測孔側では，河川 (西川 )が流れる．観
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測孔  (O-2)と西川の水位差は 3.4 m (2015 年 12 月 27 日測定 )であり，地

下水は西川方向へと流れていると考えられる．地表面から深度 1 m ま

で特定深度で設置している土壌水分センサーは，垂直方向への水の浸

透を示唆している．   

 2 本の観測孔の距離は，5 m である (図 3-1)．図 3-2 に，両観測孔の

概要図を示す．50 m 深度の観測孔は，内径 51 mm，外径 60 mm，開口

率が 10 %の PVC スクリーン菅で構成されている．孔壁とパイプの間

に珪砂  (φ0.8－3.1 mm)を充填し，孔壁の崩壊や砂の流入を防いでいる． 
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図 3-2 観測孔の概要  
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 図 3-3 に，観測孔 O-1 におけるオールコアボーリングと地下水検層

の結果を示す．深度によって粒子の大きさや礫分が変化している．ボ

ーリングコアは，盛土 (深度 0 ~ 1.4 m)，扇状地堆積物  (深度 1.4 ~ 44.9 

m)，火砕堆積物  (深度 44.9 ~ 50.0 m)により構成される．深度 0.7 ~ 0.9 

m の基質は，硬質な安山岩礫を含む暗褐色粘性土を主体とする．深度  

1.4 ~ 7.1 m の基質は，非常に緩い中 -粗砂を主体としており，硬質な安

山岩の亜円礫を礫率 60 ~ 70 %で含む．深度 7.1 ~ 18.5 m は，細粒分に

富む基質である．特定深度間  (深度 18.5 ~ 26.5 m，深度 26.5 ~ 44.9 m)

の基質は，非常に緩い中 -粗砂を主体とし，硬質な安山岩の亜円礫を含

む．礫率は深度で異なり，深度 18.5 ~ 26.5 m で 30 ~ 40 %，深度 26.5 ~ 

44.9 m で 60 ~ 70 %である．深度 26.5 ~ 27.3 m と深度 31.6 ~ 32.3 m で

は，硬質な安山岩礫が含まれる．深度 45 m からは，硬質安山岩礫を礫

率 50 ~ 60 %で含む，細粒分混じりの火山灰質細 -中砂を主体とする．

コアの大部分は，黒雲母や角閃石，斜長石，カンラン石から成る安山

岩を含んでおり，これらの鉱物の溶解が，Ca2+や Mg2+，Na+の濃度増加

に寄与していると考えられる  (Nakagawa et al.,  2016)．本試験では，電

解物質として食塩  (NaCl)を用い，比抵抗値を地下水面から観測孔底ま

で，0.25 m 間隔で測定した．初めに比抵抗の背景値を測定した後，食

塩を投入し，比抵抗値の測定を直ちに開始し，300 分間測定を続けた．

本試験の結果から，深度 10 m，35 m，40 m が地下水流動層と示唆され

る．これらの深度における地下水流速は，  4.5 x 10 -4 cm s -1  (10 m)，8.3 

x 10 -5 cm s -1  (35 m)，1.2 x 10 -4 cm s -1 (40 m)であった．  
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第3節 研究方法 

 

3.1 サンプリング 

 図 3-4 に，サンプリング手法の概要を示す．多深度における地下水

の採水には，地下水連続採水装置  (MIS-241-1-01，株式会社マルイ )を

用いた．本装置を用いた地下水の採水は 3 段階に分かれている．初め

に，開口率 11%で，長さ 1.06 m の内管を，観測孔全体を満たすまで孔

口より挿入する．次に，内管を覆う外管を孔口より挿入する．最後に，

チェーンブロックにより，管を引き上げ，それぞれの管を切り離す．

地下水のかく乱を避けるため，外管の挿入は内管挿入後の 1 時間後と

した．本手法により，飽和帯において，各管で約 650 mL の不かく乱の

地下水を採取した．各サンプリング時における最大のサンプル数は，

44 であった．  
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図 3-4 サンプリング方法の概要  
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3.2 分析方法 

 地下水連続採水装置による採水は多大な時間を要するため，サンプ

リング時期は，O-1 と O-2 で異なる．O-1 では，2013 年 3 月と 9 月に

採水を実施した．O-2 では，2013 年 5 月から 2015 年 11 月にかけて 7

回の採水を実施した．2015 年 4 月 30 日は深度 4 ~ 20 m，8 月 11 日は

深度 5 ~ 15 m で，ペリスタルティックポンプを用いて 1 m ごとに採水

を実施した．現地では，DO，EC，pH，ORP，HCO3
-を測定した．DO の

測定には，蛍光式溶存酸素計  (HACH HQ30d)を用いた．EC，pH，ORP

の測定には，ポータブル型水質計  (HORIBA D-54)を用いた．HCO3
-は，

0.1 N の HCl を用いた滴定により定量した．実験室では，溶存イオン

(Na+，K+，Mg2+，Ca2+，Cl -，NO3
-，SO4

2-)の分析を行った．これらのイ

オンの分析には，イオンクロマトグラフィー  (Metrohm 861 Advanced 

Compact IC)を用いた．  

 主成分分析  (PCA)は，水文地質データの解析によく利用されている

(Aiuppa et al.,  2003；Thivya et al.,  2015；Hassen et al.,  2016；Matiatos 

2016)．PCA は，地下水組成を決定する支配的なプロセス  (人為的活動，

イオン交換，鉱物の溶解，塩水侵入，蒸発等 )を特定するための効果的

な手法である．本章では，深度ごとに採水した地下水が異なる因子に

影響を受けていると予測し，統計解析ソフトウェア JMP Pro 11 (SAS 

Institute Inc.)を用いて PCA を実行した．  
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第4節 結果と考察 

 

4.1 鉛直方向への水質特性  

 図 3-5 に，O-1 における水質組成の鉛直分布を示す．2013 年 3 月で

は，イオン種に関係なく，特定深度間において水質組成が徐々に遷移

している．HCO3
-を除く全てのイオンに対し，遷移領域  (深度 27 ~ 33 

m)が認められる．EC は，溶存イオン濃度を強く反映していることがわ

かる．NO3
-濃度は，遷移領域より深い深度で低下しているが，全深度

を通して高い濃度を示しており，Nakagawa et al. (2016)が指摘した農業

活動の影響を示唆している．韓国における研究では，シルト層で分離

された 2 つの異なる帯水層が観察された  (Choi et al.,  2010)．しかし，

本研究対象地では，深度 50 m 間でシルトや粘土層のような難透水層は

確認されていない．水質組成の鉛直分布とボーリングコアを比較する

と，遷移領域は粗砂を主体とする層よりわずかに深い深度で確認され

る．図 3-3 に示すように，深度 18.5 m を境に基質や礫率が異なり，透

水性が異なることを表している．ゆえに，遷移領域が発生している要

因のひとつとして土壌の異なる透水性が考えられる．遷移領域を境と

した上層と下層の違いは，ORP の鉛直分布に表れていると考えられる．

イオン濃度と EC は，遷移領域で低下しているが，反対に DO は増加し

ている．pH は，全深度を通して一定で，弱塩基性を示している．これ

は，土壌の酸性化を緩和するために利用される石灰の影響であると考

えられる  (Chae et al.,  2004)．  

 2013 年 3 月と同様に，2013 年 9 月では EC と Na+を除くイオンに，

特定深度で遷移領域が認められる  (図 3-5)．遷移領域より深い深度で

は，3 月からイオン濃度が増加する一方で，浅い深度では増加ないし変
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化していない．深度で異なる濃度変化は，地表面からの降雨の涵養の

ような因子の影響である  (Sorensen et al.,  2015)．DO は 3 月と比べる

と，全く異なる鉛直分布を示しており，深い深度より浅い深度で濃度

が高い傾向にある．pH は全深度を通してわずかに低下しているが，依

然として弱塩基性である．ORP は深度に関わらず低下しているが，特

定深度 (深度 30 ~ 37 m)において，高い値が認められた．  

 図 3-6 に 2013 年 5 月から 2014 年 10 月，図 3-7 に 2015 年 4 月から

2015 年 11 月の O-2 における水質組成の鉛直分布を示す．図 3-7 の凡

例中の P は，採水にペリスタルティックポンプを用いたことを表して

いる．図 3-6 および図 3-7 に示すように，O-1 同様 O-2 においても特

定深度において遷移領域が認められる．遷移領域の深度は，O-1 に比

べ浅く，またサンプリング時期で異なる．O-2 に関する地質情報はな

いが，水質組成から，O-1 と O-2 の地質は類似していると考えられる．

特定深度において，高濃度の K+が認められるが，K に富むカリ長石の

存在を示唆している．また，高濃度の K+を示す深度は，高濃度の Cl -を

示す深度と一致しており，KCl 肥料や堆肥の利用を示唆している．遷

移領域より深い深度における地下水中のイオン濃度は，しばしば浅い

深度より低い．しかしながら，NO3
-や Na+，Mg2+濃度は，2013 年 7 月

では高くなった．EC の鉛直分布と Na+，Mg2+のそれは類似しており，

EC は Na+と Mg2+に依存していると考えられる．O-2 では，2013 年 7 月

の顕著な変化を除けば，深度が深くなるにつれ DO は増加する．pH は，

弱塩基性を示し，弱酸性を示す時期もある．ORP は，サンプリングの

時期により幅広く変化しているものの，全深度で地下水は酸化的であ

ることを示している．  
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 図 3-5 O-1 における水質組成の鉛直分布  

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

10 20 30 40 50

深
度

(m
)

Cl- (mg L-1)

2013/3/14

2013/9/6

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

10 15 20 25 30 35 40

深
度

(m
)

SO4
2- (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

20 25 30 35 40 45 50

深
度

(m
)

HCO3
- (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

50 60 70 80 90 100

深
度

(m
)

NO3
- (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

14 16 18 20

深
度

(m
)

Na+ (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

6 8 10 12 14 16

深
度

(m
)

K+ (mg L-1)

27.5 (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

6 8 10 12 14

深
度

(m
)

Mg2+ (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

20 24 28 32 36 40 44

深
度

(m
)

Ca2+ (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

5 6 7 8 9 10

深
度

(m
)

DO (mg L-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

25 35 45 55 65

深
度

(m
)

EC (mS m-1)

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

5.5 6 6.5 7 7.5 8 8.5

深
度

(m
)

pH

0

5

10

15

20

25

30

35

40

45

50

100 200 300 400

深
度

(m
)

ORP (mV)



第 3章 硝酸性窒素汚染地域における地下水水質の鉛直分布 

                                                                                  

42 

 

 図 3-6 O-2 における 2013 年 5 月から 2014 年 10 月までの水質組成の鉛直  

分布  
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4.2 農業活動および降雨の影響 

 図 3-5，図 3-6，および図 3-7 に示すように，NO3
-濃度は全深度を通

して高く，地下水涵養域における農業活動を示唆している．時間的な

NO3
-濃度の時間変化は，施肥のような様々なプロセスに支配されてい

る．深く根を張る作物は多くの NO3
-を吸収するため，根の短い作物に

比べ，NO3
-の地下水への浸透量は少ない  (Kundu et al.,  2009)．過度な

灌漑は根を短くするが，このことは水や栄養素の吸収能が低くなるこ

とを意味する．結果として，NO3
-の浸透を促進させ，根域下では NO3

-

濃度が高くなる  (Dahan et al.,  2014)．土壌中の NO3
-の移動は蒸発，降

雨そして灌漑の影響をうける土壌水分に支配される  (Huang et al., 

2013)．作物の作付け後には，特定深度で土壌や土中水中に NO3
-の蓄積

が認められ，そのピーク濃度は施肥量に依存する  (Li et al.,  2016)．そ

の上，浅層地下水および浸出水中の NO3
-濃度は近い値を示すが，それ

らには時間差がある  (Derby et al., 2009)．降雨は地下水および土中水中

の NO3
-濃度だけでなく，その他の水質組成にも影響する  (Sorensen et 

al., 2015；Padilla et al.,  2015)．本研究では，時間的な NO3
-濃度の変化

は，日降雨や作物体系と密接に関係している  (図 3-8)．上述したよう

に，NO3
-濃度の時間変化は深度で異なる．従って，深度 18 m 以上と 30 

m 以下で区切り，NO3
-濃度を算術平均した．島原市において，農業地

域の大部分は大根，ニンジン，白菜に利用されている．次いで，レタ

スとすいかである．レタスとすいかの収穫量は，主要作物  (大根，ニン

ジン，白菜 )の 10 ~ 25 %である．図 3-8 に，これら作物の年間の作物

体系を示す．例えば，大根とニンジンの二毛作の場合，播種は 8 月か

ら 9 月に行われ，11 月から 12 月に収穫される．続いて，12 月に再び

播種が行われ，4 月に収穫される．すべての作物が収穫されるのではな



第 3章 硝酸性窒素汚染地域における地下水水質の鉛直分布 

                                                                                  

45 

 

く，一部は緑肥として利用される．レタスの場合，8 月と 12 月に播種

が行われ，収穫は 10 月から 12 月である．すいかは，白菜の後に作付

けされる．1 回目の作付け前には，土壌改良のために堆肥が施用され

る．基肥は，1 回目と 2 回目の作付け前に施用される．  

O-1 では，2013 年 9 月 6 日に，NO3
-濃度は浅い深度では低下し，深

い深度で増加した．浅い深度では，合計 570 mm の降雨  (2013 年 8 月

23 日から 9 月 4 日 )により，NO3
-濃度は希釈されたと考えられる．サン

プリング時期は播種後すぐであるため，作物の窒素吸収能は低く，大

量の降雨は窒素成分の浸出を促進させた．ゆえに，深い深度では NO3
-

濃度が増加したと考えられる．しかし，濃度変化は小さいため，NO3
-

は観測点をすでに通過したか，まだ到達していないのであろう．  

次に，O-2 では，2013 年 7 月 2 日に，浅い深度では NO3
-濃度は大幅

に減少し，浅い深度と深い深度の濃度の大小関係は逆転した．この関

係性は，2013 年 7 月 2 日のみ観測された．この濃度低下は，6 月 15 日

から 7 月 1 日における降雨  (合計 233.5 mm) による希釈と考えられる．

降水量は，2013 年 8 月 23 日から 9 月 4 日までの降水量  (合計 570 mm)

の半分程度であるが，NO3
-濃度は O-1 における 7 月 2 日の観測よりも

低い．2013 年 11 月 14 日では，浅い深度と深い深度の濃度の大小関係

は戻った．つまり浅い深度の方が  NO3
-濃度が高い．その後，2015 年 8

月 11 日まで，NO3
-濃度は安定していた．2015 年 8 月 11 日には，浅い

深度および深い深度で同時に NO3
-濃度の低下が認められた．7 月 29 日

から 8 月 11 日にかけて降雨はなく，希釈による濃度低下とは考えられ

ない．したがって，施肥の影響が小さくなったことで，地下水中の NO3
-

濃度が低下したと考えられる．   

 2015 年 11 月 26 日には，浅い深度および深い深度の両方で，NO3
-濃
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度は調査期間で最大値を示した．土壌に吸着された NO3
-が地下水へ到

達したことを示唆している．しかしながら，いつの施肥由来なのか，

どれほどの時間吸着されていたか判別できない．この問題を解決する

ためには，不飽和帯の土壌や土中水における NO3
-濃度の時系列データ

が必要である．  
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4.3 主成分分析 

 水質組成に影響を与える因子を特定するために，主要溶存イオン  

(Cl -，NO3
-，SO4

2-，HCO3
-，Na+，K+，Mg2+，Ca2+)濃度にもとづく相関

係数行列を用いて，PCA を実行した．入力データは，各深度で採水し

た合計 376 の地下水サンプルの分析結果である．主成分の数は，固有

値が 1.0 以上の成分を採用する Kiser criteria により決定した．表 3-1

に，PCA の結果を示す．累積寄与率が 83 %を超える 3 つの主成分が抽

出された．  

 主成分 1 は，最大の寄与率  (46 %)を示しており，全てのイオン  (Cl -，

NO3
-，SO4

2-，HCO3
-，Na+，K+，Mg2+，Ca2+)に対する高く中間的な負荷

量により特徴づけられる．Nakagawa et al.  (2016)によると，Cl -，NO3
-，

SO4
2-および K+との相関は，農地で利用される化学肥料や堆肥の浸透を

表している．窒素のほかに，作物に不可欠な成分である Mg や Ca を含

む化学肥料がしばしば利用される．ゆえに，化学肥料の利用は，特定

のイオンの増加に寄与しうる．HCO3
-，Na+，K+，Mg2+，そして Ca2+の

正の負荷量は，地下水 -岩石相互作用による長石，方解石，ドロマイト

のような鉱物の溶解を表している．よって，主成分 1 は人為活動や自

然起源の影響を受ける溶存イオン量として解釈できる．主成分 2 の寄

与率は 23 %であり，NO3
-と Na+が正の負荷量，SO4

2-と HCO3
-が負の負

荷量を示した．NO3
-の正の負荷量は，肥料の影響を示唆している．し

かし，SO4
2-が負であるため，主成分 2 の NO3

-は， (NH4)2SO4 起源では

なく，NH4NO3 起源であると考えられる．Na+の正の負荷量は，曹長石

のケイ酸塩鉱物の溶解を表している．Ca2+は小さいが負の相関を示し

ており，Na+とのイオン交換を示唆している．主成分 3 は，Cl -および

K+と正の相関があり，寄与率は 14 %である．この主成分は，KCl 肥料
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の影響や正長石の溶解を示唆している．さらに，K+の正の負荷量と，

Mg2+および Ca2+の負の負荷量からイオン交換が示唆される．  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

表 3-1 主成分分析の結果  

成分

主成分1 主成分2 主成分3

Cl
- 0.82 0.17 0.40

NO3
- 0.50 0.64 -0.37

SO4
2- 0.51 -0.76 -0.08

HCO3
- 0.68 -0.62 -0.13

Na
+ 0.56 0.52 0.05

K
+ 0.52 0.01 0.82

Mg
2+ 0.80 0.31 -0.23

Ca
2+ 0.89 -0.21 -0.31

固有値 3.66 1.81 1.13

寄与率 (%) 45.7 22.7 14.2

累積寄与率 (%) 45.7 68.4 82.6
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 主成分得点は，水文化学過程の空間的な傾向の判読に利用される  

(Aippua et al., 2003；Matiatos 2016)．本研究では，深度方向に主成分得

点をプロットすることで，深度ごとに異なる水文化学過程の理解を試

みた．図 3-9 に，3 つの主成分得点の鉛直分布を調査日に分けて示す．

溶存イオン量を表す主成分 1 の主成分得点は， -2.96 から 5.20 の範囲

を示し．その鉛直分布は図 3-5，図 3-6 そして図 3-7 で示したイオン

濃度や EC の鉛直分布と類似している．  

 NH4NO3と曹長石の溶解を表す主成分 2 の鉛直分布は，-4.99 から 3.11

の範囲を示しており，2013 年 7 月 2 日と 2015 年 11 月 26 日に顕著に

変化している．前述したように 2013 年 7 月 2 日には，降雨により浅い

深度における NO3
-の希釈が認められた．2015 年 11 月 26 日は，周囲の

農地で利用された肥料由来の NO3
-が，地下水流れにより観測孔に輸送

された．これらの調査日における主成分得点 2 の変化は，NO3
-の鉛直

分布とよく一致しており  (図 3-6，図 3-7，および図 3-9)，この時期の

NO3
-は NH4NO3 由来であることを示唆している．顕著な変化を示した

これらの調査日を除くと，主成分得点 2 は -1.70 から 1.62 の範囲を示

す．鉛直分布は一様であり，目立った変化はない．しかし，主成分 1 と

2 の主成分得点の大小関係が逆転している．これは，主成分得点 1 が

特定深度  (遷移領域 )で減少しているためである．言い換えれば，遷移

領域より深い深度では，主成分 2 は主成分 1 より支配的である．地下

水涵養域における NH4NO3 の使用量や曹長石の溶解の違いに起因し，

さらに，降雨による希釈や NO3
-の輸送が主成分得点 2 の変化に寄与し

ていると考えらえる．周囲の農業地域で利用された肥料成分の影響を

理解するために，このような解析は役立つ  (Kolpin 1997；Peterson et al., 

2002；Oren et al.,  2004；Moore and Peterson 2007)．  
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 KCl の影響と正長石の溶解を意味する主成分得点 3 は， -1.46 から

8.40 の範囲を示した．2013 年 5 月 30 日および 2015 年 8 月 11 日で，

高い得点を示す深度では，水平方向への地下水流れの影響と考えられ

る．主成分得点 2 と同様に，主成分 1 と主成分 3 の大小関係は，遷移

領域を境に逆転している．地下水涵養域における KCl の使用量や正長

石の溶解の違いに起因していると考えられる．その上，水平方向への

地下水流れ KCl を輸送し，主成分得点 3 を増加させた．また，遷移領

域より深い深度では主成分得点 2 および 3 が卓越していることから，

イオン交換が起きている可能性が示唆された．  
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第 5 節 結論 

 

 本章では，農業活動地域において，硝酸性窒素を含む水質組成の鉛

直分布特性を評価するために，多深度で地下水を採水し，その分析結

果について考察した．  

得られた結果は以下の様である．  

(1) 両観測孔 (O-1 および O-2)において，異なる深度で主要溶存イオン

に遷移領域が認められた．NO3
-濃度は遷移領域で濃度が低下したが，

WHO が定める飲料水基準  (50 mg L-1)を満たしていない．  

(2) 浅い深度における NO3
-濃度の時間的低下は，まとまった降雨による

希釈が考えられる要因の一つであった．NO3
-濃度の増加は土壌に蓄

積した NO3
-の影響であると考えられるが，現地における地表面から

地下水への NO3
-の浸透に関しては，さらなる研究が必要である．  

(3) 主成分分析では，3 つの主成分が抽出され，水質組成に影響を与え

るプロセスとして人為的活動  (堆肥や施肥  ((NH4)2SO4 , NH4NO3, 

そして KCl)，鉱物の溶解，イオン交換が明らかとなった．支配的な

主成分は遷移領域を境に変化しており．遷移領域より深い深度の水

質は，特に NH4NO3 および KCl 肥料の施肥やケイ酸塩鉱物の溶解を

反映していた．  
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第 4 章 地下水中の硝酸性窒素汚染原因特定のためのコプロスタノー

ルの利用 

 

 

第1節 緒論 

 

 第 1 章で述べたように，長崎県島原市における硝酸性窒素による地

下水汚染は，主要溶存イオン間の相関係数から，化学肥料および家畜

排せつ物に関係することが示されている (Nakagawa et al., 2016)．しか

しながら，汚染原因の特定には至っていない．  

本章では，NO3
-の窒素酸素同位体による汚染原因の特定を試みると

ともに，卓越する汚染原因の特定に，簡便な方法としてコプロスタノ

ールを用いる手法を提案する．提案する手法の実用性を評価するため

に，地下水中の NO3-N，コプロスタノールおよび硝酸の δ18O と δ15N を

分析し，それぞれの関係性を示す 3 種類の散布図を描画した．1 つ目

が Kendall (1998)が提案した硝酸の δ18O と δ15N の関係性，2 つ目が硝

酸の δ15N とコプロスタノールの関係性，そして 3 つ目が NO3-N とコ

プロスタノール関係性である．  
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第2節 研究方法 

 

2.1 サンプリング 

 地下水サンプルは，2013 年 3 月から 2015 年 11 月の間に，33 地点

(図 4-1)で採取した．サンプリング地点は，6 つの浅井戸，21 の深井戸，

1 つの深度不明の井戸，5 つの湧水である．ここで，浅井戸は深度 30 m

未満，深井戸は深度 30 m 以上の井戸である．NO3
-とコプロスタノール

分析用のサンプルは，共洗いしたポリ瓶に採取し，冷蔵庫で保存した．

硝酸の同位体比分析用のサンプルは，0.22μm のメンブレンフィルター

でろ過後，分析まで冷凍保存した．  

 

2.2 家畜ふんおよび堆肥のコプロスタノールの抽出 

 家畜ふん，堆肥がコプロスタノールを含んでいることを確認するた

めに，小柳ら  (2004)を参考に，溶出試験を実施した．試験に用いた家

畜のふんは，乳用牛 2 点  (内 1 点は母牛 )，肉用牛 1 点，豚 2 点 (内 1 点

は母豚 )，鶏 1 点の合計 6 点であり，2015 年 9 月 17 日に長崎県島原市

内の畜産試験場で収集した．堆肥は，市内で販売，利用されている牛

ふん堆肥 1 点  (本川牧場 )，鶏ふん堆肥 1 点  (よしわエッグファーム )を

収集した．  

 湿試料を室温で乾燥させた後，乾試料 3.0 g を遠心分離管にとり，蒸

留水 30 mL を加えた．次に，往復振とう器により 30 分間振とうし，

3000 rpm で 10 分間遠心分離した後，上澄みを 1000 mL のメスフラス

コに定性用ろ紙でろ過して集めた．最後に，メスフラスコの標線まで

蒸留水で希釈し，抽出試料とした．  
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2.3 分析方法 

2014 年の 11 月 4 日と 20 日，2015 年 11 月 20 日に採水した水サンプ

ルに対し，脱窒法  (Casciotti et al.,  2002；Sigman et al.,  2001)により硝

酸の δ18O と δ15N を分析した．脱窒法では，脱窒菌により NO3
-を N2O

に転換させ，誘導された N2O の δ18O と δ15N を同時に分析した．本手

法は，脱窒の影響を受けたサンプルや硝酸濃度の低い  (1μM)サンプル

でも，正確に分析できる  (Sigman et al.,  2001；Hosono et al.,  2011)．地

下水サンプル，家畜ふんおよび堆肥の蒸留水抽出試料からのコプロス

タノールの抽出は，Hussain et al. (2010)の手法に修正を加えた以下の方

法により行った．800 mL のサンプルを 1.0 N の HCl により pH 2~3 に

調整した後，0.7 μm および 2.7 μm のホウケイ酸ガラス繊維フィルター

でろ過した．有機物や土壌粒子のような懸濁粒子に吸着されているコ

プロスタノールを採集するために，フィルターをメタノールで洗浄し

た．抽出したメタノールは，ろ過した地下水サンプルと混合した．ジ

クロロメタンを用いた液液抽出を室温で 3 回行い，水サンプルからコ

プロスタノールを抽出した．抽出物は，純窒素ガスの下， 1.0 mL 以下

まで濃縮した後，無水硫酸ナトリウムで脱水した．クロマトグラフィ

ー の 解 像 度 を 上 げ る た め ， 抽 出 物 に BSTFA ((bis-trimethylsilyl 

trifluoroacetamide)を加え，80℃で 60 分間加熱することでトリメチルシ

リル化し，7000A Triple Quadrupole GC/MS (Agilent Technologies)で定量

化した．なお，コプロスタノールの回収率は平均 82.2 %で，標準偏差

は±13.7 %であった．  

 全てのサンプリング地点に対し，分析した成分（NO3-N，コプロスタ

ノール，δ18O，δ15N）は，算術平均した値を結果に示した．コプロスタ

ノールが検出されなかったサンプルの濃度は，Tajimi et al. (2005)を参



第 4章 地下水中の硝酸性窒素汚染原因特定のためのコプロスタノールの利用 

                                                                                  

57 

 

考に，検出限界の 2 分の 1 とした．コプロスタノールの検出限界は，

1.4 ng L-1 である．分析結果は 4 つのグループ (Nakagawa et al.,  2016)に

分類し，硝酸性窒素濃度に応じた図でプロットしている．それぞれグ

ループは，先行研究  (Nakagawa et al., 2016)で，主要溶存イオン濃度を

用いたクラスター分析により決定している．分析によれば，水サンプ

ルは 4 つのグループに分類される．グループ 4 は，硝酸性窒素汚染と

イオンの溶解の影響を受けている．グループ 1 のほとんどは，イオン

の溶解のみ影響を受けている．グループ 2 は，イオンの溶解と硝酸性

窒素汚染の影響が混合している．グループ 3 に対しては，硝酸性窒素

汚染とイオンの溶解の影響はない  (Nakagawa et al.,  2016)．  

 

 

 

 

 

 

 

 



第 4章 地下水中の硝酸性窒素汚染原因特定のためのコプロスタノールの利用 

                                                                                  

58 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 4-1 採水地点の分布  
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第3節 結果と考察 

 

3.1 家畜ふんおよび堆肥のコプロスタノール 

 図 4-2 に家畜ふんおよび堆肥のコプロスタノール濃度を示す．収集

した全ての試料でコプロスタノールが検出された．すなわち，コプロ

スタノールが検出される地下水は，家畜排せつ物の影響を受けたと判

断できると考えられる．コプロスタノール濃度は畜種によって異なり，

最大値は豚ふんの 391.8 μg g-1 で，最小値は乳用牛  (母牛 )ふんの 0.5 μg 

g-1 であった．ふんの畜種ごとのコプロスタノール濃度は，豚  > 鶏  > 

牛であり，豚ふんは鶏および牛の 10 倍以上の値を示した．堆肥のコプ

ロスタノール濃度は，鶏  > 牛であり，ふんと同じ大小関係であった． 
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図 4-2 家畜ふんおよび堆肥のコプロスタノール濃度  
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3.2 地下水中の NO3-N 

 各採水地点における NO3-N の平均値と標準偏差を図 4-3 に示す．赤

線は，飲料水に対する NO3-N+NO2-N の日本の基準値 (10 mg L-1)を表し

ている．NO3-N は，0.1～23.3 mg L-1 の濃度範囲を示している．標準偏

差は，0.02～4.4 mg L-1 で，平均は 1.2 mg L-1 である．浅井戸の NO3-N

濃度は，深井戸と比べると相対的に高い．井戸によっては，降雨によ

る希釈で濃度が低下するが，時間的な変化は小さい  (Nakagawa et al., 

2016)．NO3-N 濃度は，サンプリング地点の約 39 %で飲料水基準値より

高い濃度を示している．島原市の土地利用は，主に森林，農地，市街

地であるが，農地で採取した地下水サンプルは NO3-N が基準値を超過

する傾向にある  (Nakagawa et al.,  2016)．採水地点 O-1 と O-2 では，表

層から深度 50 m のまで硝酸性窒素汚染は拡がっている  (Amano et al., 

2016；第 3 章 )．ゆえに，将来の水資源保護の観点から，汚染原因の特

定は重要である．  
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3.3 地下水中のコプロスタノール  

 各採水地点におけるコプロスタノール濃度の平均値と標準偏差を図

4-4 に示す．コプロスタノール濃度は，0.0 (N. D. = Not Detected)～172.1 

ng L-1 の範囲を示している．標準偏差は，0.0～384.9 ng L-1 で，平均は

79.1 ng L-1 である．W-2 において，最大のコプロスタノール濃度が検出

された．この地点は，家畜排せつ物の窒素負荷ポテンシャルの高い地

域の下流域に位置している．相対的に高いコプロスタノール濃度は，

農地で採取した地下水サンプル  (RW，O，および W-1～5)で認められ

た．一方，同じく農地で採取した地下水サンプルＷ -11 とＷ -12 は，相

対的に低い濃度であり，Ｗ -13 においては未検出であった．また，標高

200 m 以上の地域，あるいは市南部の標高 100 m 以下の地域にある水

道水水源  (W-6~10，W-14~21)でも，コプロスタノール濃度は相対的に

低く，Ｗ -7 では未検出であった．湧水 5 地点では，いづれの地点にお

いてもコプロスタノールは検出されなかった．  
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3.4 NO3
-の窒素酸素同位体比 

 汚染原因を調査するために，まず Kendall (1998)が提案した手法を用

いた．図 4-5 に示すように，算術平均した硝酸の δ18O と δ15N を散布

図にプロットした．前述したように，データは 4 つのグループに分類

し，コプロスタノール濃度で色別している．W-19 を除き，δ15N は 3.3

～8.4 ‰，δ18O は -0.4～3.1 ‰の範囲を示している．Hosono et al.  (2013)

によれば，この同位体組成は，研究対象地で汚染原因の一つであると

考えられる化学肥料に一致している．しかし，農林業センサス  (農林

水産省  2012)から得た家畜の飼養頭羽数および作物の作付面積の統計

データ，畜種ごとの家畜排せつ物起源の窒素発生にかかる原単位  (kg 

N/頭羽 /年 )，作物ごとの施肥基準値  (kg N/ha)から窒素負荷ポテンシャ

ル  (kg N/年 )を推計した結果，推計された家畜排せつ物由来の窒素負荷

ポテンシャル  (1,442,040 kg N/年 )は，化学肥料由来のもの  (258,520 kg 

N/年 )より，はるかに大きい  (中川ら， 2015)．そのため，島原市では，

家畜排せつ物が卓越する汚染原因であると推察される．上述したよう

に W-19 を除くと，地下水サンプルは，化学肥料と家畜排せつ物の重複

範囲にプロットされて，汚染原因の特定が困難である．W-19 では，脱

窒により生成される HCO3
-濃度が他地点の少なくとも 1.5 倍である  

(Nakagawa et al.,  2016)．重複範囲では，汚染されたグループ 4 であり，

かつ汚染原因が化学肥料であると推察されるコプロスタノールが未検

出のサンプルは認められない．これは，汚染原因が複合しているため

だと推察される．汚染されていない (硝酸性窒素とコプロスタノール濃

度が低い )グループ 1~3 に分類されたサンプルの中には，重複領域にプ

ロットされたものがある．グループ 1~3 は森林や市街地に位置してい

るため，硝酸性窒素は土壌 NH4
+や下水由来であると推察される．  
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図 4-5 δ15N と δ18O の関係性  
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3.5 NO3
-の δ 15N とコプロスタノールの関係  

 さらなる解析として，コプロスタノール濃度と δ15N の関係性をプロ

ットした  (図 4-6)．グループとコプロスタノール濃度の分類方法は，

図 4-5 と同じである．図からは，コプロスタノール濃度と δ15N の明白

な関係性は認められない．しかし，コプロスタノール濃度は，汚染さ

れていないサンプルと汚染されたサンプルを分離することができた．

つまり，高いコプロスタノール濃度  (≧30 ng L-1)を示すサンプルは，

汚染されたサンプルグループ 4 (Nakagawa et al.,  2016)と一致した．  

 

 

 

 

図 4-6 δ15N とコプロスタノール濃度の関係性  
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3.6 NO3-N とコプロスタノールの関係  

上述したように，同位体比のみでは汚染原因を特定することは困難

であると考えられる．そこで，算術平均した NO3-N とコプロスタノー

ル濃度の散布図をプロットした  (図 4-7)．本図でも，サンプルは

Nakagawa et al. (2016)が決定した 4 つの水質グループに分類している．

図からわかるように，高いコプロスタノール濃度を示すサンプルは，

グループ 4 である．しかし，高い NO3-N 濃度  (10 mg L-1)かつ汚染を表

すグループ 4 に分類されたサンプルの中には，コプロスタノール濃度

が低い  (< 30 ng L-1)ものもある．このようなサンプルを採水した地点

では，Hosono et al. (2013)による同位体組成から化学肥料が卓越した汚

染原因であると考えられる．または，家畜排せつ物が卓越した汚染原

因で，コプロスタノールが分解されたことで濃度が低いとも考えられ

る．本データ以降の調査では，研究対象地においてコプロスタノール

の検出が困難である．そのため，卓越する汚染原因が，家畜排せつ物

から化学肥料へ転じた可能性がある．コプロスタノールと NO3-N の両

方が低濃度であるサンプリング地点の中には，市街地に位置するもの

もある．このような地点におけるコプロスタノールは生活排水由来で

あることを示唆している．いずれにせよ，硝酸性窒素により汚染され

た地下水に対し，コプロスタノールは，汚染原因を特定できる可能性

を示している．図で示されているように，コプロスタノール濃度の低

いサンプル  (< 30 ng L -1)のほとんどでは，NO3-N 濃度は 10mg L-1 に満

たない．したがって，本章では，卓越する汚染原因を特定する基準と

して，30 ng L-1 を提案する．一方，コプロスタノール濃度が 70 ng L-1

以上のサンプリング地点  (W-1~3, 5)は，家畜排せつ物由来の窒素負荷

ポテンシャルが高い集落の下流域と考えられる地域に集中している．



第 4章 地下水中の硝酸性窒素汚染原因特定のためのコプロスタノールの利用 

                                                                                  

68 

 

つまり，70 ng L-1 を基準とするべきとも考えられる．   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 4-7 NO3-N とコプロスタノール濃度の関係性  
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第4節 結論 

 

 本章では，硝酸性窒素により汚染された地下水に対し，NO3
-の窒素

酸素同位体による汚染原因の特定を試みるとともに，汚染原因を特定

するためにコプロスタノール濃度を用いる方法を提案した．  

 得られた結果は以下の様である．  

(1) Kendall (1998)が提案した方法では，サンプルは化学肥料と家畜排せ

つ物が重複する範囲に集中していた．ゆえに，同位体だけでは汚染

原因を特定することは困難であった．  

(2) コプロスタノール濃度と δ15N の散布図において，これらの間に明

白な関係性は認められなかった．  

(3) NO3-N とコプロスタノール濃度の間には，明白な関係性が認められ

た．コプロスタノール濃度が高いサンプル (≧30 ng L-1)は，クラス

ター分析  (Nakagawa et al., 2016)による汚染を表すグループのサン

プルと一致していた．   

以上のように，Kendall (1998)が提案した同位体比を用いる従来の手

法で汚染原因の特定ができないときに，コプロスタノールを利用する

ことができる可能性が示唆された．  
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第 5章  総括  

 

 

本研究では，長崎県島原市を対象とした地下水の水文化学過程お

よび鉛直方向への水質分布特性について調査するとともに，汚染原

因特定のための新たな手法としてコプロスタノールを用いることを

提案した．本章では，各章で得られた結論をとりまとめる．  

 

第 1 章では，地下水の持続的な開発および管理に対する水文化学

過程の理解の重要性とその過程の評価手法，硝酸性窒素による地下

水汚染の概要，汚染原因の特定手法，そして研究対象地である長崎県

島原市における地下水水質に関する先行研究および本論文の構成に

ついて述べた．  

 

第 2 章では，Gibbs diagram や Durov diagram，CAI，イオン成分間

の比により，自然由来の地下水水質形成機構に関わる水文化学過程

の評価を行った．  

第 2 章で得られた結果は以下の様である．  

(1)  CAI および Na+/Cl -により，RW-13 を除き，液相中の Ca2 +，Mg2 +と，

固相上の Na+，K+の間にイオン交換が起きていると判断された．  

(2)  TZ+と Na++ K+および Ca2 ++ Mg2 +の比，Ca2 +/Mg2 +は，アルカリ長石

よりカルシウムおよびマグネシウムに富む角閃石や黒雲母，斜長

石，カルサイト，ドロマイトの溶解が卓越していることを示した．  

以上の結果を踏まえると，カルシウムおよびマグネシウムは，上記し

た鉱物の溶解により濃度が上昇する一方で，イオン交換により濃度
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が低下し，ナトリウムおよびカリウムは，アルカリ長石の溶解および

イオン交換により濃度が上昇するといえる .  

(3)  Gibbs diagram では，高標高域  (> 200 m)を占める森林部で採水さ

れた地下水サンプルは，降雨の影響が卓越しており，涵養されて

間もない水であることを示した．それらの下流域と考えられる地

点や南部の低標高域に位置する地点  (< 100 m)は，水と岩石の相

互作用が支配的，すなわち鉱物の溶解やイオン交換が地下水質組

成を支配する主要因であることが示された．  

(4)  Durov diagram では，ほとんどの地下水サンプルがドロマイトの

溶解や Ca2 +と Na+のイオン交換を示唆する領域，もしくは溶岩や

石膏を含む堆積物において涵養した地下水を表す領域にプロット

された．イオン交換は，CAI や Na+ /Cl -の結果と一致していた．ド

ロマイトの溶解は，Ca2 +/Mg2 +から夏に採水した 3 サンプルのみ示

されており，ドロマイトより角閃石や黒雲母，斜長石，カルサイ

トが溶解している．SO4
2 -と Ca2 +が支配的である地下水は，雲仙基

底火山砕屑岩類および雲仙火山岩類が堆積する地質状況に対応し

ているが，硫酸アンモニウム由来の SO4
2 -は無視できない．  

 

第 3 章では，農業活動地域において，硝酸性窒素を含む水質組成

の鉛直分布特性を評価するために，多深度で地下水を採水し，その分

析結果について考察した．  

第 3 章で得られた結果は以下の様である．  

(1)  両観測孔 (O-1 および O-2)において，異なる深度で主要溶存イオン

に遷移領域が認められた．NO3
-濃度は遷移領域で濃度が低下した

が，WHO が定める飲料水基準  (50 mg L - 1)を満たしていない．  
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(2)  浅い深度における NO3
-濃度の時間的低下は，まとまった降雨によ

る希釈が考えられる要因の一つであった．NO3
-濃度の増加は土壌

に蓄積した NO3
-の影響であると考えられるが，現地における地表

面から地下水への NO3
-の浸透に関しては，さらなる研究が必要で

ある．  

(3)  主成分分析では， 3 つの主成分が抽出され，水質組成に影響を与

え る プ ロ セ ス と し て 人 為 的 活 動  ( 堆 肥 や 施 肥  ((NH4)2SO4 , 

NH4NO3 ,  そして KCl)，鉱物の溶解，イオン交換が明らかとなった．

支配的な主成分は遷移領域を境に変化しており．遷移領域より深

い深度の水質は，特に NH4NO3 および KCl 肥料の施肥やケイ酸塩

鉱物の溶解を反映していた．  

 

第 4 章では，硝酸性窒素により汚染された地下水に対し，NO3
-の

窒素酸素同位体による汚染原因の特定を試みるとともに，汚染原因

を特定するためにコプロスタノール濃度を用いる方法を提案した．  

 第 4 章で得られた結果は以下の様である．  

(1)  Kendall (1998)が提案した方法では，サンプルは化学肥料と家畜排

せつ物が重複する範囲に集中していた．ゆえに，同位体比だけで

は汚染原因を特定することは困難であった．  

(2)  コプロスタノール濃度と δ1 5N の散布図において，これらの間に明

白な関係性は認められなかった．  

(3)  NO3-N とコプロスタノール濃度の間には，明白な関係性が認めら

れた．コプロスタノール濃度が高いサンプル (≧ 30 ng L - 1)は，クラ

スター分析  (Nakagawa et al. ,  2016)による汚染を表すグループの

サンプルと一致している．   
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