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1．はじめに
　湿地における特定の種の過剰な繁茂は水生植物
の多様性を低下させる（Chambers et al. 2008）．水
文化学的条件の変化により，特定の水生植物が
過剰に繁茂すると，他の種が減少する（Mesters 

1995，西廣ら 2009）．一般にリードカナリーグラス
として知られるクサヨシ（Phalaris arundinacea L.）
は，飼料作物として北アメリカで広く植栽された
が，多くの湿地で他の水生植物の生育地を減少さ
せ，種の多様性を低下させたことで，問題のある
帰化植物の一つとなった（Kercher and Zedler 2004，
Jakubowski 2011）．逸出したクサヨシは人為的攪乱
と富栄養化が原因で湿地に侵入し，過剰に繁茂し
て他の水生植物を排除した（Green and Galatovitsch 

2002，Werner and Zedler 2002，Maurer et al. 2003，
Herr-Turoff and Zedler 2005，2007，Wisconsin Reed 

Canary Grass Management Working Group 2009）． ク
サヨシの抑制には，一般には除草，野焼き，除草
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要　　旨
　美々川では，高い窒素負荷により過剰繁茂したクサヨシ（Phalaris arundinacea）の浮島が流路を閉
塞させ沈水植物が衰退した．本研究では沈水植物復元のため，沈水植物が残存していた流路の幅に
倣い，流路幅を調整しながらクサヨシを部分的に除去した．除去後は流速が速くなり，泥深度は減
少し，底質が粗くなり，水深は 4 年目以降に浅くなった．クサヨシの除去後，バイカモ（Ranunculus 
nipponicus）は翌年から毎年増加し続けたが，エゾミクリ（Sparganium emersum）は翌年増加し，そ
の後はほぼ一定であった．一方，クサヨシとドクゼリは減少し，5 年目には消失した．Canonical 
Correspondence Analysis の結果，表層流速および底質の粗粒化はバイカモの被度と正の相関があったが，
クサヨシとは負の相関があった．エゾミクリは水深と正の相関があった．したがって，これらの水生
植物の変化は，部分的除去後の物理的環境の変化の結果であると考えられる．流路内におけるクサヨ
シの繁茂は 7 年間抑制されたことからクサヨシの部分的除去は効果的な対策方法だと考えられる．
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剤散布，放牧等の除去手法が選択される（Maurer 

et al. 2003，Lavergne and Molofsky 2004，Randall et 

al. 2005，Wisconsin Reed Canary Grass Management 

Working Group 2009，Hayley 2013）．除草によるク
サヨシの抑制効果を維持するためには，長期間の除
草を続ける必要があり，多くの費用や人手が必要
とされる（Wisconsin Reed Canary Grass Management 

Working Group 2009）．さらに，水路内で除草を行
うと除草対象以外の在来種も除去され，水生植物の
多様性が低下する（Dawson 1988，Maurer and Zedler 

2002，Pedersen et al. 2006）．したがって，クサヨシ
を抑制するためには，クサヨシの過剰繁茂の状況に
応じて手法を選択し，管理後のモニタリングを行
いながら順応的管理を行う必要がある（Kercher and 

Zedler 2004，Lavergne and Molofsky 2006，Wisconsin 

Reed Canary Grass Management Working Group 2009）．
　農業地域に分布する広域の汚染源に起因する河
川の富栄養化は各地で報告があり（南部ら 1978，
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Lenat 1984，大村 1994，長澤ら 1995，Johnson et al. 

1997，Donohue et al. 2006，Green and Galatowitsch 

2002），北海道の低地部でも，流域に農業地域が広
がる河川では栄養塩負荷が高いことが指摘されてい
る（長澤ら 1995，北海道立農業・畜産試験場家畜
ふん尿プロジェクト研究チーム 2004）．
　美々川は北海道中央部の千歳市および苫小牧市
の農業地域を流下する小河川であり，流域に分布
する多数の畜産農地から流入する栄養塩負荷によ
り富栄養化が進行した河川の一つである（北海道
立農業・畜産試験場家畜ふん尿プロジェクト研究
チーム 2004，石川ら 2010）．栄養塩負荷は 1980 年
代から始まり，現在も続いている（Katagiri et al. 

2011，北海道 2020）．1991 年以前の美々川上流部の
流路は広く（櫻井ら 2009），バイカモ（Ranunculus 

nipponicus （Makino） Nakai var. submersus H. Hara）等
流水域に分布する沈水植物が繁茂していた（北海
道 2007，宇根ら 2012）．美々川では河川水中の窒素
濃度が高い条件下で 1991 年に原因不明の一時的な
リン濃度の上昇があった（Katagiri et al. 2011）．一
時的にリン濃度が上昇した 1991 年以降，2001 年ま
での間にクサヨシは流路内で急速に増加し（片桐 

2011），2004 年には閉塞区間が増加し，流路幅が著
しく減少した．閉塞前に分布していた水生植物の正
確な種数は不明であるが，流路が閉塞したことに
より，閉塞前は流路に分布していた沈水植物であ
るバイカモおよびエゾミクリ（Sparganium emersum 

Rehmann）群落が減少または消失し，流路内の水
生植物の多様性が低下した（北海道 2007，櫻井ら 

2009）．クサヨシの過剰繁茂による流路の閉塞と沈
水植物群落の減少は，除去試験前の 2012 年におい
ても進行中であった（宇根ら 2012）．
　水路内で過剰に繁茂した個別の外来種対策と
し て は， 石 川 県 河 北 潟 に お け る ホ テ イ ア オ イ

（Eichhornia crassipes （Mart.） Solms）の除去（高橋
ら 2005），大阪府の淀川におけるボタンウキクサ

（Pistia stratiotes L.）の摘み取り（内藤 2015），およ
び静岡県柿田川におけるオオカワヂシャ（Veronica 

anagallis-aquatica L.）の経年駆除（福原ら 2014）等
水路から外来種を除去する手法が成果を上げている．
本研究で調査対象とした美々川の閉塞区間において

も，クサヨシの除去により流路を連続させることで
沈水植物の新規定着を促し，沈水植物群落を復元す
ることができると期待された．しかし，流水域にお
いて過剰繁茂した在来または外来植物除去後の水生
植物の分布状況や環境条件の変化についてモニタ
リングした事例はきわめて限られる（安藤ら 2001，
内藤 2015，Collins et al. 2020）．
　以上の背景から，本研究では，高濃度の栄養塩類
負荷によりクサヨシが過剰繁茂した寒冷地小河川に
おいて，流路を閉塞させているクサヨシを部分的に
除去することによる物理変量や水生・湿生植物の分
布状況の経年的な変化を把握し，部分的除去による
沈水植物の復元効果の検証を目的とした．なお本研
究における水生植物の種名と生活形は，角野（2014）
に従った．

2. 方法
2.1 調査地
　勇払川支流の美々川は，北海道千歳市と苫小牧
市（北緯 42 度 44 分，東経 141 度 42 分）を流れる
約 18 km の小河川で，勇払川中流部のウトナイ湖に
流入する．ウトナイ湖とその周辺は，1991 年にラ
ムサール条約湿地に登録されている（Fig. 1）．過去
30 年（1991 年～ 2020 年）の平均気温は 7.9 ℃，年
間降水量は 1,239 mm であり，最も降水量が多いの
は夏季（6 ～ 8 月）で月間 157 mm，冬季（12 ～ 2 月）
は月間 44 mm である（気象庁 2020）．周辺地域の
表層は 300 ～ 40,000 年前の火山活動による降下軽
石堆積物が約 20 m の厚さで堆積している（曽屋・
佐藤 1980）．この軽石層は透水性が高く，降水のほ
とんどが地下に浸透する．このため美々川に流入す
る水量の約 80% は常に地下水により供給されてお
り，年間を通じ流量が安定している（北海道 2007）．
集水域の大半は畑地や牧草地で，近年は河川水への
窒素や無機塩類の負荷が増加している．調査区間（約
2 km）の上流部にあたる美々橋における全窒素の濃
度は，1985 年に 3.36 mg L-1，1998 年に 7.58 mg L-1，
2010 年に 9.6 ～ 11.0 mg L-1 と徐々に増加し，現在
も年平均値 6.0 ～ 9.2 mg L-1 と高い値で変動してい
る（Katagiri et al. 2011，北海道 2020）．1980 年代ま
では，水路幅は 5 ～ 10 m で，沈水植物は流路に沿っ
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て広く分布していた（北海道 2007，櫻井ら 2009）．
　調査期間中（2012 年～ 2019 年）の閉塞区間の上
流（美々橋）と下流（松美々橋）における水質の状
況（北海道 2020）は以下のとおりである．全窒素は
上流で 4.0 ～ 10.0 mg L-1，下流で 4.0 ～ 9.3 mg L-1 の
範囲であり，硝酸態窒素はそれぞれ 3.3 ～ 9.5 mg L-1

および 1.9 ～ 8.6 mg L-1 であり，全窒素と硝酸態窒素
は，両者とも美々川で栄養塩負荷が起こる前の 1985

年頃の 2.8 倍の異常な高濃度をこの期間維持してお
り，一定した季節変動パターンは見られなかった．
亜硝酸態窒素は最大で 0.14 mg L-1 だったが，ほとん
どは 0.1 mg L-1 以下であった．また懸濁態リン負荷の
指標となる浮遊物質は上流で 1 ～ 6 mg L-1，下流で 1

～ 7 mg L-1 であり，期間中に大きな変動はなかった．

2.2 調査地の主要な植物種
　調査地の主要な植物はクサヨシ，バイカモ，およ
びエゾミクリであった．美々川上流部ではクサヨシ
が流路内で高密度にシュートを伸長させ，浮島を
形成して流路を閉塞させた（北海道 2007）．クサヨ
シによって閉塞していない流路内には沈水植物であ
るバイカモとエゾミクリが分布していた．クサヨシ
は抽水～湿生植物で，種子のほか倒伏したシュート
から多数の茎をのばして増える多年草である（角
野 2014）．バイカモは湧水のある河川や水路，池な
どに生育する常緑多年生の沈水植物であり（角野
2014），北海道東部の西別川では流速が大きく河床
の砂礫が移動する条件下で良好に生長する（菊池
2002）．美々川では上流部において，流心部に大き
なパッチ状の群落を形成し，場所によっては水面下
のほとんどを覆っていた．エゾミクリは，幅 6 ～ 9 

mm，全長 160 cm になる細長い沈水葉をもつ多年
草であり（角野 2014），美々川ではウトナイ湖を含
む全域に分布するが，美々川上流部では生え方はま
ばらで，その被度は大きくなかった（北海道 2007）．
角野（2014）は「抽水，浮葉または沈水植物」とし
ているが，美々川上流部では沈水形で生育する個体
が多く，ここでは沈水植物として扱った．

2.3 クサヨシ除去による流路幅の設定と刈り取り
　美々川では流路の多くがクサヨシにより閉塞した

状況にあっても，沈水植物が生育している流路が部
分的に残っており，在来の沈水植物であるバイカ
モとエゾミクリの生育に適した流速として 0.25 ～
0.35 m s-1，流路幅として約 2.0 ～ 4.0 m がそれぞれ
示されていた（宇根ら 2012）．
　本研究では流路断面を拡大しすぎると十分な流速
を確保できないため，クサヨシ群落のすべてを除去
するのではなく，宇根ら（2012）が示した沈水植物
に最適な流速となるよう部分的除去により流路幅を
調節した．クサヨシ除去の際，刈り取り幅の最小値
は，宇根ら（2012）が示したバイカモおよびエゾミ
クリの生育に適した流路幅より 0.5 m 広い 2.5 m と
した．以上から，刈り取り幅を 2.5 ～ 4.0 m に設定し，
2013 年 2 月に各試験区で刈り取りを行った．

2.4 調査区（試験区，対照区，リファレンス区）
の設定と，群落および物理変量の調査

　2012 年に流路の閉塞区間（美々橋～松美々橋の
約 2.0 km 区間）を対象に 7 箇所の試験区を設定し
た（Fig. 1）．クサヨシ除去前の試験区はクサヨシと
ドクゼリ（Cicuta virosa L.）が優占し，流路は閉塞
するかまたは流路幅 0.5 m 未満であった．試験区で
は 2013 年 2 月に，水路の中央付近において 2.5 ～ 4.0 

m 幅の流路ができるように，クサヨシの浮島（シュー
トの塊）を手鎌により除去した．対照区は，除去処
理の影響を受けない箇所における物理変化，および
水生植物と湿生植物の変化を観察する目的で，試験
区から 2.0 m 以上離れた同一断面上に分布するクサ
ヨシ群落内に設定した（Fig. 2）．対照区はクサヨシ
とドクゼリが優占し，流路はなく，泥が厚く堆積し
た箇所が多かった．さらに，2013 年に，調査区間
下流部の沈水植物が優占する流路に，試験区の沈水
植物が復元する条件を把握するためのリファレンス
区を 10 箇所設定した（Fig. 1）．リファレンス区は 4.5 

m 程度の流路幅があり，底質は砂が卓越し，バイカ
モが優占していた．
　試験区，対照区，およびリファレンス区のすべて
において 0.5 m × 1.0 m の連続した調査点を浮島の
幅に合わせて，流路の横断方向に 4.0 ～ 10.0 m の
長さで設定した（Fig. 2）．水生植物および湿生植物
の被度は，各調査点において，0.5 × 1.0 m2 の長方
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形の調査点内に出現する全ての維管束植物の被度を
目視により 2% 刻みで判読した．判読の際，10 cm

刻みでマークされた木製の 0.5 m × 1.0 m 調査枠と
水中メガネを使用した．試験区および対照区では，
2012 年（除去処理前年）～ 2019 年まで調査を行い，
リファレンス区では 2013 年～ 2019 年まで調査を
行った．試験区とリファレンス区の調査点数は，流
路幅の年変化や除去幅により一定ではなかった．試
験区の調査点は調査期間中 39 ～ 66 地点の間で変化
し，リファレンス区の調査点は 82 ～ 100 地点の間
で変化した．対照区は調査期間中 34 地点であった．
　物理変量として水深，泥深（浮泥層の厚さ），流
速，および底質（粒度）を植生調査と同時に測定した．
流路幅は試験区とリファレンス区で 2019 年まで測
定した．対照区ではクサヨシを除去しなかったため，
クサヨシのシュートや浮島の隙間に測定機器を挿入
し，水中メガネを用いて計測した．水深と泥深は
測深棒で測定した．流速は流速計（DENTAN TK’
-105X 東京電探株式会社製）により 20 秒間の平均

値を記録した．底質は目視により Wentworth （1922）
の分類をもとに泥（φ：1/16 mm 未満）（1），砂（φ：
1/16 mm ～ 2 mm）（2），小礫 （φ：2 mm ～ 4 mm）（3），
中礫（φ： 4 mm 以上）（4）に判別し，この階級値
を解析に使用した．
　7 箇所の試験区と 10 箇所のリファレンス区のそれ
ぞれの調査点で，2012 年～ 2014 年までは，流量を
算出するため，20% および 80% 深度で流速を観測し
た．除去後，2015 年～ 2019 年の流速は，試験区と
リファレンス区の全ての調査点で水面から 0.1 m の
深さから 0.2 m 間隔で河床まで測定した（Fig. 2）． 

　本研究では水生植物と流速の関係を解析するため，
0.1 m 深度の流速（表層流速）と河床に最も近い箇
所で測定した流速（河床流速）という 2 つの流速
指標を設定した．表層流速と河床流速は 2015 年以
降に測定されたので，2012 年～ 2014 年は 20% と
80% 水深のデータからべき乗式をもとに算出した
推定値を用いた（日下部 2002）． 

Fig. 1　調査地点位置および除去前後の試験区における水面の変化．調査対象区間は約 2.0 km で 7 箇所の試験区および対照区
と 10 箇所のリファレンス区が含まれる（左）．除去試験前は流路がクサヨシ（Phalaris arundinacea）により閉塞していた（図
右上段）．除去試験後はバイカモ（Ranunclus nipponicus）が流路内に出現した（同下段）．
Fig. 1　Location of the study site and the change of stream width of experimental site. The study site was approximately 2.0 km long and 
included 7 experimental sites, 7 control sites, and 10 reference sites (left). Before the removal treatment, the stream line was clogged by P. 
arundinacea (above image, right), but after the removal treatment, R. nipponicus was present in the stream (below).
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（reference site）
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2.5 水生植物の分布と物理変量の関連性の分析
　試験区，対照区，リファレンス区における植生と
物理変量との関連性を明らかにするために正準対応
分析（CCA：Canonical Correspondence Analysis）を
用いた（Ter Braak 1986，McCune and Mefford 1999）．
解析には 2012 年～ 2019 年の間に試験区，対照区，
リファレンス区の各調査点で取得した合計 1043 地
点のデータを使用した．植生データは出現頻度 5%

以上だった 13 種を対象とし，物理変量は水深，表
層流速，河床流速，泥深，底質（階級値）の測定値
を対象とした．本解析の有効性は，モンテカルロテ
ストを用いて植生の行列と物理変量の行列間に相関
関係はないという帰無仮説を検証することで確認
した（無作為化試行回数は 199 回）．CCA の解析ソ

Fig. 2　調査地点の概要．試験区は水路のクサヨシを部分的に除去する箇所に設定した．対照区は，試験区近傍の密なクサヨ
シ群落に設定した．リファレンス区はクサヨシ除去試験以前に流路があった区間に設定した． 
Fig. 2　The outline of the transect. The experimental sites were set at the part of channel where the Pharalis arundinacea were partially 
removed. The control sites were set at the dense P. arundinacea communities near by the experimental sites. The reference sites were set in 
flows that were not clogged with P. arundinacea prior to the partial removal experiment.

フトは PC-ORD version 6 for Windows （MjM Software 

Design）を使用した．

3. 結果
3.1 クサヨシ刈り取り後の流路幅と平均流量
の変化

　刈り取りによるクサヨシの除去を行わなかった対
照区では試験期間中に流路は出現しなかった．クサ
ヨシを除去した試験区の流路幅の中央値は，除去処
理前の 2012 年は 0.0 m で，除去処理直後の 2013 年
に 3.5 m となり，徐々に拡大しながら 2019 年は 4.5 

m に拡大した（Fig. 3 a）．リファレンス区の流路幅
の中央値は 2015 年まで 4.5 ～ 5.5 m の間で変動し，
2016 年に一時 5.5 m を超え，2019 年に 5.2 m となっ
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た．流路の 2013 年～ 2019 年の平均流量は，試験区
では除去処理前は 0.4 m3 s-1 だったが処理後は 2014

年～ 2017 年まで 0.57 ～ 0.65 m3 s-1 で変動し，2018

年，2019 年は 0.7 m3 s-1 程度に増加した．一方，リ
ファレンス区では 2013 年は 1.04 m3 s-1 とやや高かっ

たが，2014 年～ 2018 年まで 0.85 ～ 0.9 m3 s-1 とほ
ぼ一定で，2019 年に 0.72 m3 s-1 とやや低下した（Fig. 

3 b）．以上から除去処理により試験区で流量が増加
したが，リファレンス区における試験期間中の大き
な流量の変化はなかった．

3.2 試験期間中の物理条件の変化
　水深の中央値は，対照区では除去試験前の 2012

年は 0.65 m であり，2019 年までの間は 0.50 ～ 0.85 

m で変動した．試験区では除去試験前は 1.14 m で
2015 年にかけて 1.19 m まで増加したが，2016 年以
降は 1.0 m を下回り，2017 年～ 2019 年の間は 0.90

～ 0.96 m でわずかに変動した．リファレンス区で
は 2013 年～ 2019 年の間徐々に減少しながら 0.82

～ 1.07 m で変動した（Fig. 4 a）．
　対照区の表層流速と河床流速はほとんど 0 m s-1

で試験期間中変化しなかった．試験区の表層流速と
河床流速は，除去処理により増加した．試験区の表
層流速の中央値は，除去処理前 0.08 m s-1 だったが，
処理後 0.19 から 0.28 m s-1 に増加した．河床流速の

Fig. 3　試験区とリファレンス区における流路幅と平均流量の変化．箱ひげ図は下から最小値，第 1 四分位数，中央値，第 3 四
分位数及び最大値を示す．リファレンス区は 2013 年以降にデータを取得した．
Fig. 3　Changes in median fl ow width and discharge of the experimental and reference sites. In the box and whisker plot, minimum, lower 
quartile, median, upper quartile, and maximum values were inserted. The survey at the reference sites has been conducted since 2013.

中央値は，2012 年は 0.06 m s-1 だったが処理後 2017

年までに 0.09 から 0.26 m s-1 に増加し，2018 年～
2019 年で 0.21 から 0.13 m s-1 に減少した．リファレ
ンス区の表層流速と河床流速の中央値は，それぞ
れ 0.21 ～ 0.26 m s-1， 0.10 ～ 0.24 m s-1 で，2013 年～
2019 年の間大きく変化しなかった（Fig. 4 b，c）．
　平均泥深は，対照区では 2016 年～ 2017 年に一時
的に増加したが，それ以外は 0.25 ～ 0.35 m で変動
は小さかった．試験区では除去処理前の 2012 年は
0.05 m であったが，処理後の 2013 年に 0.02 m に減
少し， 2017 年以降は 2019 年に一時増加したことを
除いてほとんど消失した．リファレンス区では，泥
深はほとんど変化せず，試験期間中 0.01 m 以下だっ
た（Fig. 4 d）．
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　河床の底質は，対照区では 2012 年は河床の 94%

で泥が優占し，2014 年に 68% まで低下したが 2019

年には 94% に戻った．試験区では，除去処理前の
2012 年は，泥が 54% で優占した．しかし除去処理
後は砂が優占し，2017 年以降はほとんどの調査点
で泥が砂におきかわった．また 2016 年から小礫の
河床が増加した．リファレンス区では，ほとんどの
調査点で砂が優占しており，2016 年から小礫の河
床が増加した（Fig. 4 e）．

Fig. 4　対照区，試験区，およびリファレンス区における 2012 ～ 2019 年の水深 (a)，表層流速 (b)，河床流速 (c)，泥深 (d)，お
よび底質 (e) の構成比の変化．箱ひげ図は下から最小値，第 1 四分位数，中央値，第 3 四分位数及び最大値を示す．平均泥深
と底質の構成比率は全ての調査点から算出した．
Fig. 4　Changes in water depth (a), surface current velocity (b), bottom current velocity (c), mud thickness (d), and predominate sediment 
types (e) in the control and experimental sites (from 2012 to 2019) and the reference sites (from 2013 to 2019). In the box and whisker plot, 
minimum, lower quartile, median, upper quartile, and maximum values were inserted. The mean mud thickness and percentage of sediments 
were calculated using the data of all points.

3.3 水生植物と湿生植物の変化
　対照区では 2013 年～ 2015 年までの 3 年間で無
植生地点が 9% から 26% とやや増えたが，その後
2016 年～ 2019 年にかけて減少した．対照区では水
生植物の種の減少はなく，クサヨシとドクゼリが
優占し続け，種構成や被度の大きな変化はなかっ
た（Fig. 5 a）．試験区では，2012 年の除去処理前は，
流路が植生で覆われており水面はほとんどなかった．
種ごとの平均被度は抽水のクサヨシが 56% であり，
次いでドクゼリが 24% だった．沈水植物であるエ
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ゾミクリは 1% だった．処理直後の 2013 年には流
路内において約 79％の無植生地点があったが，そ
の後バイカモ被度の増加に従って減少し，2019 年
には 18% となった．
　試験区のクサヨシ，ドクゼリ，外来種のオランダ
ガラシ（Nasturtium officinale R. Br.），およびその他
の抽水植物と湿生植物は 2013 年～ 2016 年にかけて
減少し，2017 年以降は消失した．沈水植物である
エゾミクリとバイカモの 2 種の平均被度の合計は
2013 年に 13%，2014 年に 21%，および 2015 年に
24% と継続的に増加し，2019 年には約 81% となっ
た．バイカモの平均被度は処理直後の2013年は1.2%

で，2 年後の 2014 年に約 13% まで増加し，2018 年
以降は前年の約 25% から 71% まで急速に増加し，
水路内の大部分でバイカモが優占した．エゾミクリ
の平均被度は処理直後の 2013 年は 12%，2015 年は
約 13% だったが，2016 年～ 2018 年は約 8.7% から
約 3.2% へと減少し，2019 年に約 11% となるなど，
10% 前後で推移した（Fig. 5 b）．
　リファレンス区では，抽水植物と湿生植物の平
均被度は 2016 年まで 5 ～ 9% だったが，2017 年以

降は 2% 未満だった．沈水植物のうち，バイカモと
エゾミクリの平均被度の合計値は 2017 年までは 31

～ 41% で推移したが，2018 年以降増加し，2019 年
には 73% になった．バイカモの平均被度は，2013

年から 2016 年まで約 24% ～ 32% の間で推移し，
2018 年以降前年の約 34% から 68% まで大きく増加
した．エゾミクリの平均被度は，2018 年に一時約
0.8% まで減少したが，2013 年～ 2019 年まで約 5%

～ 8.5% の間で推移した（Fig. 5 c）．

3.4 水生植物の分布と，物理変量との関係
　各調査年の調査区の群落および種と物理変量と
の関係を CCA ダイアグラムにより示した（Fig. 

6）．CCA の 3 軸の固有値は，0.728，0.046，0.030

で，それぞれ全分散の 10.8%，0.7%，0.5% を説明
した（全体で 12%）．p 値は第一正準軸で 0.005 と
有意な値となり，群落や種と環境変量の相関は有
意であることが示された．なお第 2 軸と第 3 軸の
interset correlations は第 2 軸が 0.291，第 3 軸が 0.260

であった．第 2 軸は水深との相関が見られたが第 3

軸からはどの物理変量とも相関が見られなかったた

Fig. 5　対照区（a），試験区（b）およびリファレンス区（c）の 8 年間の平均被度（%）．被度の百分率は全ての調査点におけ
る平均値を求めた．バイカモ，およびエゾミクリは沈水植物，クサヨシ，ドクゼリ，およびオランダガラシは抽水植物，その
他は抽水植物と湿生植物．
Fig. 5　Mean coverage (%) at all points of aquatic macrophyte communities over 8 years at the points of the control sites (a), experimental 
sites (b), and reference sites (c). The percentage was calculated as the average of the coverage data at all points. Ranunclus nipponicus 
and Sparganium emersum are submerged macrophytes, Phalaris arundinacea, and Cicuta virosa, Nasturtium officinale, were emerged 
macrophytes, others were emerged macrophytes and helophytes.
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Fig. 6　植生データと物理変量による CCA．種と環境変量は a に，2012~2019 年の対照区，試験区，およびリファレンス区の
調査点は b，c，d に示した．
Fig. 6　CCA ordination diagram of the communities of survey points and species with physical variables. Species arrangement and physical 
variables were shown in a, and communities of survey points in control sites, experimental sites, and reference sites from 2012 to 2019 were 
shown in b, c, d.

め，1 軸と第 2 軸の結果を採用した．第 1 軸と第 2

軸上では，沈水植物であるバイカモの分布は表層流
速および底質に対して正の相関があり，河床流速に
対しても低い正の相関があった（Fig. 6 a）．エゾミ
クリの分布は水深と正の相関があった．クサヨシと
ドクゼリの分布はいずれも表層流速および底質と負
の相関があり，コウキクサ（Lemna minor L.）とヨ
シ（Phragmites australis （Cav.） Trin. ex Steud.）の分
布は泥深と正の相関があった．
　CCA の 2 軸上の調査区の群落分布は同一軸上の
座標値をもとに，対照区，試験区，およびリファレ
ンス区の群落に分けて，それぞれ調査年別に表示し
た（Fig. 6 b，c，d）．
　対照区の群落分布は，表層流速および底質と負の
相関があり，泥深と正の相関があった．また，2 軸
上の群落の位置は 2012 年～ 2019 年までの調査期
間中変化しなかった．対照区は，第一軸上で 2 つの

群落グループが得られた．調査地点が流路側にあり，
水深が大きく，泥深が小さいグループが第一軸の原
点側に分布し，調査地点が陸側にあり水深が小さく，
泥深が大きなグループがより右側に分布した（Fig. 

6 b）．両グループともに平均表層流速は 0.01 m s-1

を下回った．植生は，原点側のグループが右側のグ
ループに比べクサヨシの平均被度が 10% 程度大き
く，ヨシやミゾソバ（Polygonum thunbergii （Sieb. et 

Zucc.） H. Gross ex Nakai）の平均被度が 5% 程度小
さいなど，右側のグループよりクサヨシが卓越する
傾向がみられたが，それ以外の構成種や被度の差異
は大きくなかった．このように CCA が抽出した 2

つのグループの配列は対照区内の流路側と陸側の群
落と環境のわずかな違いの反映であったため，試験
区やリファレンス区と比較する際には，両者を統合
した群落と環境の値を対照区の値として用いた．
　試験区の群落は刈り取り前の 2012 年には原点よ
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り右側に位置し，表層流速および底質と負の相関が
あり，泥深と正の相関があった（Fig. 6 c）．しかし
刈り取り後の 2013 年以降はほとんどの調査点の群
落が原点より左側に移動し，さらに 2019 年までこ
れらの群落の分布範囲は変わらなかった．この結果，
刈り取り後の 2013 年以降の群落分布は，表層流速
および底質と正の相関を示し，泥深と負の相関を示
した．
　リファレンス区の群落は 2013 年～ 2019 年までに
出現した群落の位置を示している（Fig. 6 d）．群落
の一部は原点より右側に分布したが，大半の群落は
左側に位置し，表層流速および底質と正の相関を示
し，泥深と負の相関を示した．リファレンス区の群
落の位置も調査期間中変化しなかった．

4. 考察
4.1 クサヨシの部分的除去による流路内にお
ける植生の変化

　クサヨシの部分的除去による沈水植物の回復効果
について検証する．
　試験区のバイカモは 2013 年に新規定着し，2016

年にリファレンス区と同程度にまで増加し，以降は
リファレンス区と同じ変化を示すようになったこと
から，処理後約 4 年で群落が復元したと考えられ
る．エゾミクリは除去処理翌年の 2013 年には 12%

に増加し，その後大きく変動することはなく，2018

年に 3% に減少したことを除けば 2019 年まで 8 ～
13% の間で推移した．リファレンス区における本
種の被度は 2018 年の 0.8% を除き 2013 年～ 2019

年にかけて約 5% ～ 8% で変動していることから，
エゾミクリはクサヨシの刈り取り翌年からリファレ
ンス区と同程度にまで群落が復元したと推察される．
試験区の流路幅の中央値は，除去処理翌年（2013

年）の 3.5 m から 7 年後（2019 年）に 4.5 m に拡大し，
クサヨシの侵入による流路の再閉塞はみられなかっ
た（Fig. 3 a）．
　以上より，クサヨシの部分的除去は，処理後 4 年
でバイカモおよびエゾミクリが優占する沈水植物群
落がリファレンス区と同程度にまで復元し，さらに，
少なくとも 7 年間はクサヨシの繁茂による再閉塞が
起こらなかったことから，沈水植物群落を復元し維

持する手法として効果的だったと評価できる．
　

4.2 クサヨシの部分的除去による流路内にお
ける物理変量の変化

　閉塞区間で行われたクサヨシの部分的除去により，
試験区の表層流速および河床流速は増加し，泥は減
少し，河床の底質は泥から砂に変化し，水深は約 0.2 

m 減少した．対照区ではこれらの物理条件はほとん
ど変化しなかった．この結果から，クサヨシの部分
的除去は閉塞区間の水文条件を変化させ，試験区に
おける各物理的変量をリファレンス区に近づけたと
推察される（Fig. 4 a ～ e）．また，部分的除去によっ
て物理変量のうち，表層流速と底質は翌年に大きく
変化し（Fig. 4 b，e，Fig. 6 c），一方で，河床流速や
平均泥深は 3 ～ 4 年後に変化したことから（Fig. 4 c，
d），処理に対して即応する物理変量と，変化にやや
時間のかかる物理変量の存在が明らかになった．
　流速の増加と関連するせん断応力の増加は底質を
粗くする（Butcher 1933，岩垣 1956，Dawson 1978，
1989，中山 1989，Pedersen et al. 2004）．流速の増加
により，試験区の河床に堆積した泥は消失し，底質
は砂や小礫の割合が増加したと考えられる．また，
流速の増加とともに流路幅も拡大し（Fig. 3 a），こ
れらの変化に伴い水深は約 0.2 m 減少した（Fig. 4 

a）．以上から，流路内の流速の変化は他の物理変量
（泥深と底質）を変化させたと推察される．

4.3 物理変量の変化と水生植物の分布
　クサヨシ除去後の物理変量の変化がクサヨシの抑
制と沈水植物の増加に与えた影響を考察する．
　試験区は，クサヨシ除去処理前（2012 年）はク
サヨシとドクゼリが優占した（Fig. 5 c）．CCA の結
果では，クサヨシとドクゼリは表層流速および底質
と負の相関があった（Fig. 6 a）．対照区の表層流速
はほとんどなく，底質の構成比は泥が卓越した．処
理前の試験区も平均表層流速の中央値は 0.08 m s-1

と小さく，底質は泥の優占する河床が 54% だった
（Fig. 4 b，e）．これは，クサヨシは流速が小さく泥
の堆積する箇所に分布する傾向があるというラト
ビアにおける既往報告（Grinberga 2011）を支持す
る結果となった．除去処理後の 2013 年以降は，表
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層流速の中央値が 0.18 m s-1 以上で変動し，底質も
泥の優占する河床から砂の優占する河床へ変化し
た（Fig. 4 b，e）．試験区では河床の泥が消失した
ためにクサヨシの増加が抑制され，2017 年には消
失したと推察される．一方，CCA で表層流速およ
び底質と正の相関が示されたバイカモ（Fig. 6 a）は，
表層流速の増加と砂および小礫河床の増加（Fig. 4 

b，e）に伴い被度を増加させた（Fig. 5 b，c）．表
層流速の増加に伴うバイカモ被度の増加は，バイカ
モが流速の大きな箇所に順応しているという国内の
他河川における既往報告（木村・國井 1998，藤江
2006，広瀬ら 2008）を支持する結果となった．エ
ゾミクリの被度は CCA で正の相関が示された水深
の変化と良く対応している．水深は 2015 年まで 1.11

～ 1.17 m で，2016 年から徐々に低下し，2017 年以
降は 0.90 ～ 0.96 m で変動した（Fig. 4 a）． 試験区
とリファレンス区のエゾミクリの被度も 2015 年ま
では増減が少なかったが，2019 年の被度は 2015 年
の被度から約 3％程度減少している（Fig. 5 b，c）．
　水路内における水生植物の除去や堆積土砂の浚渫
により，流路の断面積が拡大し流速が小さくなるデ
ンマークの事例（Pedersen et al. 2002）や，流路幅の
拡大による流速の低下によって掃流力が低下し，泥
の堆積が進行する石狩川下流部の事例がある（清水・
藤田 1994）．美々川でも 2007 年に美々橋の上下流
側の流路において 10 ～ 25 m の幅で水路内のクサヨ
シをすべて除去した．その結果，流路断面の約 6 割
は流れがほとんどなくなり，刈り取りから 3 年後に
はその箇所でクサヨシ群落が回復した．除去から 3

年後に閉塞していなかった流路ではエゾミクリが確
認されたが，バイカモの新規定着は確認されなかっ
た（北海道河川環境研究会 2018）．
　以上から，クサヨシの部分的除去は，一定の流速
を発生させることで，河床の泥を流失させ，水深
が 1.0 m 程度の流路を形成してエゾミクリを復元し，
底質を泥から砂および小礫へと変化させたことで，
流速および底質と負の相関があるクサヨシおよびド
クゼリの再繁茂を抑制し，流速および底質と正の相
関がある沈水植物のバイカモを復元させたと考えら
れる．
　次に，1 回のクサヨシの除去により，長期間クサ

ヨシが抑制できた理由について考察する．美々川
では河川水中の窒素濃度が高い条件下で，1991 年
に発生したリン負荷の一時的な上昇によりクサヨ
シが急速に増加し，流路が閉塞した（Katagiri et al. 

2011）．また，流水中の一時的なリン濃度の上昇が
収束した後もクサヨシは減少せず流路閉塞は続い
た．この原因は流水中の窒素負荷が高い状態で，閉
塞による流速の低下により河床に浮泥が堆積し，嫌
気状態となった河床の泥中から溶出したリン酸をク
サヨシが利用できたためであると考察されている

（Katagiri et al. 2011）．本研究ではクサヨシの部分的
除去によって増加した流速が河床の泥を洗流したた
め，クサヨシの再繁茂が抑制されたと推定される．
したがって，今後 1991 年のような一時的なリン負
荷の上昇が発生すれば，クサヨシの過剰繁茂が再発
する可能性がある．

4.4 沈水植物復元を目的とした部分的刈り取
りによる河川管理手法

　美々川は流域の農地を起源とする栄養塩類により
富栄養化している（石川ら 2010）．クサヨシは高い
栄養塩負荷によって過剰繁茂し，流路を閉塞させ
たため流路に分布していた沈水植物群落が減少し
た．河川に対する周辺農地からの栄養塩負荷低減に
は，家畜飼養密度の制限および放牧の奨励等の排出
規制や，固液分離および浄化処理等の排出対策（松
田 2001，北海道立農業・畜産試験場ふん尿プロジェ
クト研究チーム 2004）が必要であるが，美々川で
は汚染源が広域かつ複数に及び，短期間に水質を改
善することが難しかったため，クサヨシ除去による
沈水植物の復元を試みた．
　水路内の植物を除去する経済的な手法として用
いられる除草剤は，費用と人手を低減できるが

（Pearce 1965，Hogson 1968，Comes 1971，Adams 

and Galatowitsch 2006，Thomsen et al. 2012），下流の
水生植物の成長に影響を及ぼす（畠山 2006，佐合 

2007）．美々川では，調査区間の下流にも水生植物
群落が分布するほか，流路幅を調整しながら部分的
除去を行う必要があったため，除草剤は使用せず，
手鎌を用いて人力により除去した．
　除去によるクサヨシの抑制効果を持続させるため
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には 6 年以上の連続的な刈り取りが必要で，多く
の費用や人手を必要とする（Wisconsin Reed Canary 

Grass Management Working Group 2009）．本研究では
水路内のクサヨシを部分的に除去し，物理条件を変
化させることで，1 回の除去作業によって，少なく
とも 7 年間は流路内におけるクサヨシの再繁茂を抑
制させた（Fig. 3 a，Fig. 5 b）．
　水路内における高頻度の除草は除去対象以外の
種も除去するため，水生植物の種数を減少させる

（Dawson 1988，Pedersen et al. 2006）．しかし本研究
では，少なくとも 2019 年までクサヨシの部分的除
去による水路内における水生植物の種数の減少はな
かった．
　湿地における水生植物の復元には，対象とする種
の生活史と環境条件への適応性を明らかにし，種の
絶滅リスクを低減するような保全計画が必要とされ
る（Fukumori et al. 2018）．また，継続的な管理が可
能になるよう，コストと労力を少なくすることも重
要である（Dawson 1989，佐合 2007）．本研究で行っ
たクサヨシの部分的除去は，流下断面積に関係する
流路幅を調整することで流速を増加させ，流路内の
物理条件を変化させることでクサヨシの繁茂を継続
させたメカニズムを解消し，少なくとも 7 年間にわ
たり再繁茂を抑制したと考えられる．また，これに
より沈水植物であるバイカモ，エゾミクリは経年的
に生長できたため流路内で被度を増加させることが
できたと考えられる．さらに，部分的除去による水
生植物の種数減少はなかった．部分的除去作業は人
力の必要があったことから，投入された作業量は大
きかったが，すべてを除去するよりは作業量が低減
された．また，2013 年 2 月の除去作業以来，2019

年まで追加の管理作業を必要としなかった．以上か
ら，本研究で示した水生植物の保全技術は，広域汚
染源からの汚濁負荷の低減が困難で管理作業や作業
負荷を低減させる必要がある小河川において有効な
管理手法であると考える．
　なお，美々川の流量のほとんどは湧水起源であり，
流量の季節変動が小さい（北海道 2007）．このため，
流路断面の操作による流速の調整が比較的容易で，
出水による攪乱がないことから，除去処理によって
改善された物理条件が長期間継続できたと考えられ

る．したがって，美々川と同様の河川では，本研究
で示した手法が効果的であると考えられるが，流量
の季節変動が大きい河川や出水による攪乱がある河
川では適用できない可能性があり，今後の検討が必
要である．
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Verification that Phalaris arundinacea L. removal restores submerged aquatic macrophytes in 
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Abstract: Owing to high nutrient load in the Bibi River, Phalaris arundinacea shoots overgrew and clogged the stream 

by forming floating masses, resulting in the decline of submerged macrophytes. To restore submerged macrophytes such 

as Ranunculus nipponicus and Sparganium emersum, we partially removed the floating masses of P. arundinacea by 

adjusting the stream width to where the submerged macrophytes remained. Immediately after the partial removal of P. 

arundinacea, velocity of the stream increased whereas mud depth decreased and the bottom sediment became coarser 

in the riverbed. However, water depth decreased 4 years after the partial removal of P. arundinacea. Furthermore, 

coverage of R. nipponicus increased every year after the partial removal of P. arundinacea, whereas coverage of 

S. emersum increased the year after the partial removal of P. arundinacea but remained nearly stable for the next 6 

years. By contrast, after the partial removal of P. arundinacea, the coverage of emerged macrophytes P. arundinacea 

and Cicuta virosa continued to decrease, and they disappeared by the fifth year. Canonical correspondence analysis 

revealed that the coverage of R. nipponicus positively correlated with the increase in surface velocity and coarsening 

of the bottom sediment, but negatively correlated with mud depth. The coverage of P. arundinacea and Cicuta virosa 

negatively correlated with surface velocity and coarsening of the bottom sediment, whereas the cover of S. emersum 

positively correlated with water depth. Accordingly, changes in aquatic macrophytes would be the result of changes in 

physical environments following partial removal. The partial removal of P. arundinacea is considered to be an effective 

countermeasure because it suppressed the growth of P. arundinacea in the stream for at least 7 years.

Key words: current velocity, Phalaris arundinacea, Ranunculus nipponicus, Sparganium emersum, canonical 

correspondence analysis
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