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第 1 章 序論 

 

世界の陸域の約 40％を占める草地は最も生物多様性の高い系の一つであり、小スケール

の植物の種多様性は熱帯雨林にも匹敵する（Wilson et al.. 2012）。草地は生物の生息地である

と同時に、炭素集積・土壌の浸食防止など、多くの生態系サービスの面からも重要とされて

いる（Zhao et al. 2020）。自然植生としての草地はヨーロッパやモンゴルなど、寒冷または乾

性気候帯を中心に広く分布している（Robin & Rohweder 2000; Habel et al.. 2013; 大黒ら 2015）。

温暖かつ湿潤なアジアモンスーン気候帯に属する日本では、自然条件下で草地植生は成立

し難い。代わりに、火入れや草刈りといった人為的攪乱によって、半自然草地が約一万年も

の間維持されてきた（須賀ら 2012）。こうした半自然草地は最終氷期以降、大陸由来の草原

性生物のレフュージアとして機能している（井上＆高橋 2009; 須賀 2010; 須賀ら 2012）。

しかし、20 世紀以降の燃料革命に伴う管理放棄や、戦後の都市開発を経て、現在その面積

は 19 世紀初頭の約 100 分の 1 にまで減少した（小椋 2006）。その結果、オオルリシジミ

（Shijimiaeoides divinus barine）・オオウラギンヒョウモン（Fabriciana nerippe nerippe）など

のチョウ類や、キキョウ（Platycodon grandiflorus）・オミナエシ（Patrinia scabiosaefolia）な

どの植物に代表される多くの草原性生物が絶滅の危機に瀕している（大窪 2002; 須賀 

2010; Nakahama et al.. 2018）。 

 現在、日本の草地は阿蘇や富士山麓などの大規模な火入れ草原に加え、耕作地周辺の土手

や畔など、農地景観にもある程度の面積が残されている（須賀ら 2012; 石田ら 2013; 松村

ら 2014; Uchda et al.. 2015）。草地はより都市化の進んだ地域にも分布している。そこでは農

業目的とは別に、環境保全や自然体験の場として地元の有志によって長期間維持されてい

る草地や、造成後の空地や道路沿いなどに、開発の副産物として新たに成立した草地が存在

する（小柳ら 2007; 金子ら 2009）。農地景観と都市景観の境に位置する郊外地域には、様々

なタイプの二次草地がモザイク状に分布している（Noda et al.. 2019）。それらの内、道路沿

いの刈り取り地・造成跡地・放棄農地などには草原性植物が出現する場合がある（金子ら 
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2009; 小柳ら 2009; Tsuzuki et al.. 2019）。 

都市近郊に残る良好な二次草地は生物多様性保全に加え、環境教育の場としての利用が

期待される。近年は愛知目標や持続可能な開発目標（SDGs）の達成に向け、こうした緑地

環境の保全と活用が推進されている（環境省自然環境局 2014）。具体的な取り組みとしては、

生物多様性地域戦略や緑の基本計画に沿った生物の生息地としての緑地の管理、緑地間の

ネットワークの構築が地域レベルで行われている（環境省自然環境局 2014; 国土交通省都

市局 2018; 国土交通省都市局公園緑地・景観課 2018）。これらの施策を推し進める上で、

生物の分布状況に関する定量的な調査や、希少種の保全に適した緑地環境・立地条件の評価

が急務となっている。 

都市近郊における草原性生物の分布に関して、国内では主に植物を対象に調査が行われ

てきた。草原性植物の分布は圃場整備や土地造成による土壌の物理化学性の変化（小柳ら

2007; 山戸ら 1999; Tsuzuki et al.. 2019）、草刈りの頻度とタイミングなど（小柳ら 2009; 金子

ら 2012)、過去と現在の土地利用から影響を受けることが分かっている。 

植物の分布の変化は植食者の分布に影響する（Schaffers et al. 2008）。植食者は採餌による

植物の分解や光環境を巡る植物の種間競争の緩和など、草地生態系に重要な枠割を果たし

ている（Belovsky & Slage 2000; Borer et al. 2014; Belovsky & Slage 2018）。良好な草地生態系

の保全に向け、草原性植物に加えて、植食者にも配慮した二次草地の管理が必要となる。 

草地の管理による植食者への影響は、里山景観でチョウ類を対象とした調査が行われて

おり、草刈り・火入れ・放牧などの攪乱に応じて、出現する種数と種組成が変化することが

報告されている（Kitahara, Sei & Fujii 2000; Kitahara & Sei 2001; Uchida & Ushimaru 2014; 

Ohwaki 2019）。しかし、開発の進んだ都市近郊では草原性チョウ類は既に消滅しており、現

存する他の草原性植食者も今後の存続が危ぶまれる。 

都市近郊に複数種が分布する植食性昆虫にバッタ類がある（養父ら 2000）。バッタ類は、

その多くが生涯を通して草地に優占するイネ科植物を餌とする、草地に依存した代表的な
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植食者である（日本直翅目学会 2006, 正木 2012）。バッタ類は植生の遷移や攪乱に応じて

種組成が変化することから、海外では草地環境の指標種として利用されることもある

（Fartmann et al. 2012; Borchard et al. 2013; Eckert et al. 2017）。日本でも、アカハネバッタ（Celes 

skalozubovi akitanus Shiraki）の様な一部の希少種が草原性植物の出現する伝統的な半自然草

地に依存することが知られる（Uchida et al. 2016; Yamamoto & Uchida 2018）。都市近郊にお

いて、草原性植物と対応して分布するバッタ類が存在する場合、それらは良好な草地環境の

指標となるが、今後の開発によって消滅する可能性がある。都市近郊におけるバッタ類の分

布規定要因を明らかにすることで、潜在的な草原性種の特定やその保全策に資する知見が

得られるだろう。 

バッタ類の分布規定要因はヨーロッパやアメリカにおいて研究が行われてきた。バッタ

類には体温調節・産卵場所に適した微環境や（Joern 1982; Willot 1997）、一部のイネ科また

は広葉草本に対して種特異的な選好性を持つ種が存在する（Joern 1979; Picaud et al. 2003）。

そのため、放牧や火入れなど、管理強度による植生高や植物種数の変化に応じて、出現種数

や個体数が変化することが報告されている（Kruess et al. 2002; Joern 2005; Moran 2014）。日

本の都市近郊に存在する二次草地は、草刈りなどの管理強度に加えて、その履歴も森林・宅

地・農用地など様々である（Noda et al.. 2019）。土地利用履歴は土壌の改変や種の先住効果

によって、攪乱とは別に植生を変化させる（Johnson et al.. 2018; Tsuzuki et al.. 2019）。従って、

都市近郊におけるバッタ類の分布は、二次草地の現在の管理強度と土地利用履歴に応じて

変化することが予想される。 

 都市近郊におけるバッタ類の分布は二次草地内の植生に加えて、周辺の景観要素からも

影響を受ける可能性がある。ヨーロッパで行われた研究では、主に市街地や森林がバッタ類

の移動の障壁となることが報告されている（Keller et al. 2013; Melliger et al. 2017; Poniatowski 

et al. 2016）。都市近郊の二次草地は周辺を市街地や森を含む複数の土地利用タイプに囲まれ

ている。そうした状況下では、バッタ類は景観要素から強い影響を受ける可能性がある
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（Eckert et al. 2017）。 

本研究ではバッタ類を対象に、都市近郊における各種の分布規定要因を明らかにし、バッ

タ類が有する草地環境の指標性と、それらの保全に適した草地の管理手法・立地について提

言する。第 2 章では、都市近郊に存在する半自然草地・造成跡地・放棄農地・畑地の縁・水

田の畔の 5 タイプ二次草地おいて、植物とバッタ類の網羅的な分布調査を行い、バッタ群集

－植物群集間の分布の対応からバッタ類の有する草地環境の指標性を評価した。第 3 章で

は、生息地内のバッタ類の個体数に対する生息地内の局所要因と生息地周辺の景観要因の

影響を調査し、生息地スペシャリスト種と生息地ジェネラリスト種間で個体数の規定要因

がどの様に異なるのかを明らかにした。第 4 章では、バッタ類の分布規定メカニズムについ

て、第 2 章、第 3 章の結果から餌資源に着目し、生息地スペシャリスト種の生息地とその他

の二次草地タイプの指標植物の中からイネ科植物 6 種を選び、それらを与えた場合の生息

地スペシャリスト種と生息地ジェネラリスト種の生存率と成長率を室内実験によって比較

した。第 5 章の総合考察では、都市近郊に残された二次草地環境の指標種としてのバッタ類

の有用性、バッタ類を含む草原性生物の保全に効果的な保全地の選定とその管理方法につ

いて議論する。 
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第 2 章 都市近郊の二次草地におけるバッタ－植物群集間の分布の対応 

 

2.1 序 

開発や放棄など、土地利用の変化による生息地の消失・分断化は生物多様性低下の主要因

の一部である（Sala et al 2000; Brooks et al 2002; Fahring 2003）。我が国においても、開発や放

棄による生息地環境の悪化は、生物多様性第一の危機・第二の危機として、自然共生社会の

形成を目指す上で大きな課題となっている（環境省 2012）。土地利用の変化は特定の環境

に依存した生息地スペシャリスト種により強い影響を与える可能性がある（Bender, 

Contreras & Fahrig 1998）。生息地スペシャリスト種の中でも、半自然草地の様な二次的自然

環境に依存する生物は、土壌や植生など、土地利用に応じて変化する生息地環境に対して敏

感に応答する（Auffret et al 2018; Baur et al 2006; Batáry et al 2007; Hopfenmüller et al 2014）。

人為的な攪乱によって維持される草原生態系は、土地利用形態の変化に影響を受け易く

（Sala et al 2000）、我が国においても半自然草地に生息する草原性生物の絶滅が危惧される

（須賀 2010; Nakahama et al. 2018）。 

キキョウやオミナエシに代表される我が国の草原性植物は、貧栄養な土壌と適度な攪乱

を受ける草地環境に依存する生息地スペシャリスト種であり（平館ら 2008; Nagata & 

Ushimaru 2016）、大規模な火入れ草原に加えて、刈り取りによって伝統的に維持されている

里山の土手や水田の畔に出現する（須賀ら 2010, 2012）。二次草地はより開発の進んだ都市

近郊にも見られるが、植生の大部分が伝統的な半自然草地とは異なり（小柳ら 2007; Noda et 

al. 2019）、草原性植物は畑地雑草の様な生息地ジェネラリストに置き換わっている（金子ら

2009; 小柳ら 2007）。都市近郊における草原性植物の消滅は、草原性生物にとって重要な草

地の特定を困難にすることが予想される。 

 植生の変化は植食者の分布に波及する（Schaffers et al 2008; Van der Plas, Anderson & Olff 

2012; Prather et al 2019）。植食者の中には草原性植物に比べ、都市近郊にも複数の種が分布
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し、個体数の多いものが存在する。生息地スペシャリスト種―生息地ジェネラリスト種の分

布勾配に植物と植食者間の対応がある場合、生息地スペシャリスト種の植食者は自身を含

む草原性生物の生息適地の指標となり得る。しかし、これまで都市近郊の二次草地では、複

数の栄養段階を跨いだ草原性生物の網羅的な分布調査は行われてこなかった。 

植食者の中でも都市近郊に複数の種が分布するものにバッタ類がある（正木 2012）。ヨー

ロッパやアメリカで行われた研究では、生息地スペシャリスト種のバッタ類は草地内の植

物の種組成や空間構造に応じて出現種数が変化することが報告されている（Knuff, Staab, 

Frey, Helbach & Klein 2019 ; Poniatowski et al 2018）。従って、バッタ類は都市近郊における草

原性生物の生息適地の指標となる可能性がある。しかし、我が国におけるバッタ類の分布傾

向は、一部の希少種を除きこれまでほとんど明らかにされていない。都市近郊における草原

性生物の保全に向け、植物と共に網羅的な分布調査を行う必要がある。 

千葉県北総の都市近郊には、かつて広大な半自然草地が存在したが、開発や放棄、農業形

態の変化によってその多くが消失した。現在、北総地域には極わずかな半自然草地に加えて、

造成跡地と農用地周辺に成立した二次草地がモザイク状に分布している。開発は今尚進ん

でおり、希少な草原性植物が姿を消しつつあるため、生息地の保全に向け、保全価値の高い

二次草地タイプの特定が望まれる。 

第 2章では、千葉県柏市・白井市・印西市に分布する半自然草地・造成跡地・放棄農地・

畑地の縁・水田の畔において、出現する草本植物とバッタ類を網羅的に調査し、生息地スペ

シャリスト―生息地ジェネラリストの分布勾配が、植物とバッタ類で対応するかを明らか

にすることで、バッタ類の有する二次草地環境の指標性を明らかにする。 

 

2.2 方法 

2.2.1 調査地 

調査地は首都圏から約 30km 圏内に位置する千葉県北総地域  (35°47'48.58"N, 
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140°5'59.37"E)である。年平均気温と年間降水量はそれぞれ 15.7°C, 1284.5 mm であり (気象

庁 web site)、典型的なアジアモンスーン気候帯に属する。8 世紀から 19 世紀半ばにかけて、

広大な半自然草地と疎林が維持されてきたが（千葉県企画部広報県民課 1983）、20 世紀初

頭に開墾され始めると、20 世紀後半には、その約 63.4%が農用地に転換された（白浜 1963; 

千葉県企画部広報県民課 1983; 中村 2007; Noda et al. 2019）。それらの多くは戦後、1950 年

代から 70 年代の高度経済成長期に 住宅地として開発されたが、1990 年代のバブル崩壊に

よって、一部は造成後に建物が建設されず、空地として残された。それらの中には、土地所

有者や地元のボランティアによる草刈りが行われているものも存在する（Noda et al. 2019）。 

 本研究では、過去と現在の土地利用の異なる 150 ヶ所の二次草地を対象に調査を行った

（図 2.1; 表 2. 1）。二次草地は以下の基準で 5 タイプに分けた。半自然草地：森林または農

地から草地に転換されたもので、その過程で土地造成による表土の剥ぎ取りを経験してい

ないもの（10 サイト）。それらは年 1～4 回の草刈りによって維持されており、追加的な耕

起などの攪乱にさらされていない。半自然草地は比較的長い期間維持されており、最も若い

ものでも 30 年以上維持されている。造成跡地：ここ 50 年の内に森林・農用地・草地から土

地造成を経て草地となったもの（38 サイト）。それらの多くは年 1 回以上の草刈りで維持さ

れている。全体の内７つは一度建蔽地となってから再び造成されて草地となった。全てのサ

イトは造成の際に重機による表土の剥ぎ取りを受けており、一度植生がリセットされてい

る。若いものは遷移段階の初期にあたり、草刈りが行われていないものでも植生はまばらで

ある。休耕畑地：既に耕作が行われておらず、草地的な植生が成立しているもの（37 サイ

ト）。全てのサイトは年 1 回または数年に 1 回の耕起によって維持されている。いくつかの

サイトでは、雑草の防除のため、耕起に加えて不定期に草刈りが行われている。畑の縁（32

サイト）、水田の畔（33 サイト）：それぞれ耕作地に隣接した細長い線形の部分である。こ

れらは里山の草原性生物の研究で対象となる畦畔の様な斜面（Ishida et al 2013; Uematsu & 

Ushimaru 2013; Uchda et al. 2015）とは異なり、水平かつ狭い範囲に草地的な植生が成立して
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いる。水田の畔は 1 か所を除き、2000 年頃までには圃場整備が行われ、皆同様の形状をし

ている。畑地の縁と水田の畔は年数回の草刈りに加え、農作業の際に踏みつけや耕起などの

追加的な攪乱にさらされている。 

 土地利用履歴の調査は過去の航空写真から判読した。航空写真は 1946 年から 2005 年の

も の は 国 土 地 理 院 （ Geographical Information Authority of Japan [GSI)], 

https://mapps.gsi.go.jp/maplibSearch.do#1）、2006 年から 2018 年のものは Google Earth を用い

た。草地が成立した年は、ある 2 枚の航空写真の前後で草地への変換が確認できた場合、そ

の中間の年とした。現在の管理方法に関しては、現地での観察と聞き込みに基づいて評価し

た。 

 

2.2.2 野外調査 

2.2.2.1 バッタ類 

バッタ類の調査は二次草地内に設定したトランセクト上で行った。各二次草地の面積や外

形は著しく異なっていたため、それらに応じてトラセクトの本数（1 – 14 本）と面積（1.5 to 

49.5 m²）を調節し、それぞれの二次草地内の代表的な植生の部分をカバーした（表 2.1）。 

バッタ類のカウント調査は、2018 年に幼体期（6 月後半）と成体期（8 月後半－9 月上旬）

の 2 時期で行った。調査は晴れた風の弱い日を選んで、午前 8 時から午後 6 時半の間に行

った。調査中は 1m を 30 秒で歩きながら、細長い棒を使い植生をつつきながら、個々のバ

ッタ類 (Acrididae)の個体数をカウントした。 

 

2.2.2.2 植生調査 

植生調査はバッタ類のカウント調査と同じ期間に行った。バッタ類のカウン調査の後に、ト

ラセクトの中央に 1-m²のコドラートを設定し、低木を除く全ての草本植物の被度を記録し

た。植物の形質（千葉県の絶滅危惧種となっているか、草原性の種か）は、既存の文献に基
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づいて行った（Koyanagi & Furukawa 2013; 千葉県環境生活部自然保護課 2017）。また、コ

ドラート内の植被率と植生高（13 ヶ所）を測定した。 

 

2.2.3 統計解析 

2.2.3.1 バッタ類 

主成分分析（PCA）を用いてバッタ類の分布と二次草地タイプとの関係を評価した。草地

間でトランセクトの本数や面積が異なるため、解析には各二次草地タイプにおけるバッタ

類各種の個体群密度を用いた。個体群密度は、出現したバッタ類の個体数を二次草地タイプ

ごとに合計し、対応する二次草地タイプ内のトランセクトの総面積で割ることで算出した。 

 PCA に加えて、以下の Shannon–Wiener 指数を用いてバッタ類各種のニッチ幅を算出した。 

Shannon–Wiener index: 𝐻 = − ∑ 𝑃𝑖ｊ ∗ 𝑙𝑜𝑔𝑃𝑖ｊ 

このとき、𝑃𝑖ｊは二次草地タイプ j における全てのバッタ類の個体群密度に対するバッタ種

i の個体群密度の割合を示す。  

 

2.2.3.2 植物 

 二次草地タイプ間で植物の多様性がどの程度変化するかを調べるため、各二次草地タイ

プにつき 3 種類の多様度指数（α, β, γ）を評価した。α多様性はコドラートごとの種数

を、γ多様性は総種数を示す。β 多様性はγ－αから算出し、各二次草地タイプにおけるコ

ドラート間の種組成の違いを示す。二次草地タイプ間でコドラートの数に違いがあるため、

多様度指数の算出に用いるコドラート数は最もコドラート数の少ない二次草地タイプに合

わせた（6 月：45，8－9 月：50，表 2.1）。各二次草地タイプについて、決められたコドラー

ト数をランダムに抽出し、それらのデータを用いて多様度指数を算出した。この工程を 1000

回繰り返し、平均をとったものをその後の解析に用いた。これらの多様度指数は、全ての植

物種を対象にしたものと、草原性植物を対象にしたものをそれぞれ算出した。 
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 多様度指数に加えて、植物の種組成が二次草地タイプ間で異なるか否かを検証するため、

各コドラートで計測された個々の植物種の被度から Bray–Curtis の非類似度行列を算出し、

ノンパラメトリック多変量分散分析（PERMANOVA）（Anderson 2001）を適用した。

PERMANOVA には、多様度指数の算出の時と同じデータ数をランダムに抽出したものを用

い、5000 回のパーミュテーションテストを行った。この工程を 1000 回繰り返し、結果の有

意性を確認した（P < 0.01）。二次草地タイプ間の種組成に有意な違いが検出された場合、そ

れらを非計量多次元尺度法（NMDS）によって可視化した。NMDS には全コドラートのデー

タを用いて算出した Bray–Curtis の非類似度行列を用いた。NMDS は被類似度距離を基に、

各コドラートを低次元空間に座標付けすることが出来る。最適な次元数は、NMDS の適合

度の指標であるストレス値に基づいて算出した（Legendre and Legendre 2012）。視認性の向

上のため、結果は選択した次元数に関わらず、2 次元軸上で図示した。 

 種組成の違いを確認した後、各二次草地タイプの指標種を以下の 2 段階の工程に基づい

て特定した。まず、NMDS から算出された各コドラートの座標データに、k-means 法を用い

た非階層クラスタリング法を適応し、Calinski–Harabasz 値に基づいて最適なグループ数に分

割した。次に、各グループの指標種を以下の IndVal 値に基づいて特定した。 

𝐼𝑛𝑑𝑉𝑎𝑙𝑖𝑗 = 𝐴𝑖𝑗 × 𝐵𝑖𝑗 × 100 

この時、𝐴𝑖𝑗 は各二次草地タイプにおける種 i の平均被度の合計値に対する二次草地タイプ

j における種 i の平均被度の割合を示す。𝐵𝑖𝑗は二次草地タイプ j における種 i の出現するコ

ドラートの割合を示す。すなわち、IndVal 値は二次草地タイプ j に対する種 i の特化度（𝐴𝑖𝑗）

と、二次草地タイプ j における種 i の普遍性（𝐵𝑖𝑗）をまとめたものである。IndVal 値は、種

i が二次草地タイプ j の全てのコドラートに出現し、他の二次草地タイプに出現しない場合

に最大値をとる（Dufrêne & Legendre 1997）。統計的有意性は、10000 回のランダマイゼーシ

ョン検定によって決定した。 

 植物の種組成に加え、二次草地タイプ間で植生構造に違いが見られるかどうかを検証す
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るため、各二次草地タイプにおける平均植生高と平均植被率、植生高と植被率それぞれの変

動係数に主成分分析（PCA）を適用した。平均値の算出方法は、植物の多様度指数を算出し

た時と同じ方法を用いた。 

 全ての統計解析は R 3.6.2（(R Core Team 2019）を用いた。PCA・PERMANOVA・NMDS と

その可視化には、vegan パッケージの“prcomp,” “adonis,” “metaNMDS,”, “orditorp”関数を、指

標種分析には labdsv パッケージの“cascadeKM”と“indval”関数を用いた。 

 

2.3 結果 

2.3.1 バッタ類の分布 

 カウント調査の結果、12 種 5673 個体のバッタ類を記録した（表 2.2）。種組成は幼体期と

成体期で類似していたが、一部の種については個体数が顕著に変化した。幼体期では、ショ

ウリョウバッタ（Acrida cinerea）が最も個体数が多く（n = 1462）全体の約 50%を占め、次

いでショウリョウバッタモドキ（Gonista bicolor）（496）とクルマバッタモドキ（Oedaleus 

infernalis）（347）の個体数が多かった。成体期ではショウリョウバッタモドキが最も多く

（1034）、全体の約 37%を占め、次いでヒナバッタ（Chorthippus biguttulus）（593）とクルマ

バッタモドキ（475）の個体数が多かった。幼体期から成体期にかけ、一部の種（ショウリ

ョウバッタ，ナキイナゴ（Mongolotettix japonicus），イナゴモドキ（Mecostethus parapleurus））

を除き、バッタ類各種の個体数は増加した。これは、成体個体の高い発見率によるものと推

測される。バッタ類の内、以下の条件に当てはまる種は解析には含めなかった；出現サイト

が 5 ヶ所以下で、個体数が 10 個体未満の種（成体期のナキイナゴ，イナゴモドキ，イボバ

ッタ（Trilophidia japonica），マダラバッタ（Aiolopus thalassinus tamulus））；森林や河川敷な

ど、草地以外も生息地として利用可能な種（ツチイナゴ（Patanga japonica）とトノサマバッ

タ（Locusta migratoria））。最終的に、7 種のバッタ類（ショウリョウバッタモドキ，ショウ

リョウバッタ，クルマバッタ（Gastrimargus marmoratus）,クルマバッタモドキ，ヒナバッタ，
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コバネイナゴ（Oxya yezoensis））を解析に用いた。 

 バッタ類の個体群密度を用いた PCA 解析の結果、第 1，第 2 主成分によってデータのば

らつきの約 80 パーセントが説明された。二次元軸上で各バッタ類の個体群密度は特定の二

次草地タイプに偏る傾向が確認された（図 2.2）。ショウリョウバッタモドキ，クルマバッタ，

ナキイナゴは半自然草地と造成跡地に、ショウリョウバッタ，クルマバッタモドキ，ヒナバ

ッタは畑地の縁に分布の偏りが確認された。コバネイナゴの分布は水田の畔に顕著に偏る

傾向が確認された。 

Shannon–Wiener の指数に基づくニッチ幅は種間で異なり、ショウリョウバッタモドキ，

クルマバッタ，ナキイナゴ，コバネイナゴは、ショウリョウバッタ，クルマバッタモドキ，

ヒナバッタに比べ、狭いニッチ幅が確認された（図 2.3）。これらの結果は、ショウリョウバ

ッタモドキ，クルマバッタ，ナキイナゴ，コバネイナゴの 4 種が生息地スペシャリスト種で

あり、ショウリョウバッタ，クルマバッタモドキ，ヒナバッタが生息地ジェネラリスト種で

あることを示唆している。 

 

2.3.2 二次草地の植生 

 植物の種組成は季節間で異なったが、検出された傾向は似通っていた。そのため、結果は

8 月－9 月のものを示す（6 月の結果の図表は後頁に付け加えた）。 

 植生調査の結果、52 種類の草原性植物を含む 251 種の植物が記録された（Koyanagi & 

Furukawa 2013）。草原性植物の中でも、タチフウロ，スズサイコ，ノジトラノオは千葉県の

絶滅危惧種に指定されていた（千葉県 2017）。全植物種を対象に算出したα多様性には草地

間の違いは確認されなかったが、β多様性とγ多様性は半自然草地で最も高くなった（Fig. 

4）。草原性植物を対象に算出したα，β，γ多様性は全て半自然草地と造成跡地のものが他

の二次草地タイプのものより高くなった（図 2.4）。絶滅危惧種は半自然草地でのみ確認され

た。 
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 各二次草地タイプにおける植物の種組成について、PERMANOVA の結果、二次草地タイ

プ間で有意な種組成の違いが確認された（P < 0.01）。NMDS の結果、最適な次元数として 3

次元が選択され（ストレス値 = 0.136）、植物群集は以下の 2 つのグループに大別された：半

自然草地＋造成跡地，休耕畑地＋畑地の縁＋水田の畔（図 2.5）。 

 各二次草地グループの指標種に関して、指標種分析の結果、イネ科植物のチガヤ，シバ，

ススキが半自然草地と造成跡地の指標種として選択され、畑地雑草のメヒシバ，エノキグサ，

エノコログサが休耕畑地，畑地の縁，水田の畔の指標種として選択された（表 2.3）。 

 二次草地の植生構造に関して、PCA の結果、第 1 軸によって全体のばらつきの 80%が説

明され、半自然草地＆造成跡地と畑地の縁＆水田の畔で相反する植生構造が確認された。前

者のグループは後者のグループに比べ、高い植生高・植被率・植生高の変動係数と低い植被

率の変動係数を示した（図 2.6）。休耕畑地には明瞭な傾向は確認されなかったが、比較的高

い植施高の変動係数が確認されたのみであった（図 2.6）。以上の結果から、半自然草地と造

成跡地における植物の種多様性，種組成，植生構造は、他の二次草地タイプとは明確に異な

ることが示された。 

 

2.4 考察 

2.4.1 バッタ群集－植物群集間の分布の対応 

 本研究では、都市近郊に存在する 5 タイプの二次草地における網羅的な調査から、異なる

二次草地タイプに成立する植物群集に応じて、各バッタ類が特異的な分布傾向を示すこと

が明らかとなった。特に、バッタ類は生息地スペシャリスト種（ショウリョウバッタモドキ，

クルマバッタ，ナキイナゴ，コバネイナゴ）と生息地ジェネラリスト種（ショウリョウバッ

タ，クルマバッタモドキ，ヒナバッタ）に区分された。特筆すべきは、稲作害虫であるコバ

ネイナゴを除き（Ando & Yamashino 1993; Ishiguro 1994; Kidokoro & Kondo 1998）、生息地ス

ペシャリスト種の分布が、半自然草地と造成跡地に顕著に偏っていたことである（図 2.3）。
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一般に、生息地スペシャリストは特定の餌資源や微環境に依存する（Clavel et al. 2011）。こ

れはバッタ類においても同様である（Poniatowski & Fartmann 2008; Schirmel et al. 2011; 

Fertmann et al. 2012）。本研究で対象としたバッタ類に関して、餌資源や微環境への選好性に

関する情報は乏しく、不透明な部分が多い。しかしながら、半自然草地と造成跡地がチガヤ，

ススキなどの草原性イネ科草本によって特徴づけられ（図 2. 4, 表 2.3）、互いに類似した植

生高と植被率が確認されたことから（図 2.6）、こうした植生の特徴が生息地スペシャリスト

種のバッタ類に好適な餌資源ないし微環境をもたらしている可能性がある。 

 二次草地内の植物群集と植生構造は現在の攪乱体制から影響を受ける傾向がある。草刈

りや耕起の頻度・強度など、現在の攪乱体制は直接的に植物の種数や植生構造を変化させる

（Nagata & Ushimaru 2016; Yuan et al. 2016; Tsuzuki et al. 2019）。半自然草地とほとんどの造成

跡地は年 1 回以上の草刈りによって維持されている。しかし、畑地の縁や水田の畔は、農作

業時の踏みつけや耕起など、より強い攪乱を頻繁に受けている。休耕畑地は他の二次草地タ

イプに比べ、攪乱の頻度こそ弱いが、毎回の攪乱は土を掘り返す程に強いものである。中程

度の攪乱は植物の種数を増加させるのに対し、過剰な攪乱は植物の種数を減少させ、植生構

造を均質化することが分かっている（Collins et al. 1995; Moriss 2000; Woodcock et al. 2009; 

Uchida & Ushimaru 2014; Yuan et al. 2016）。以上から、農用地周辺の二次草地では、強度な攪

乱によって生息地スペシャリスト種のバッタ類のホスト植物を含むイネ科植物種のバイオ

マスが減少するだけでなく、植生高や植被率によって形成される微環境が生息地スペシャ

リスト種の生息に適さないものとなった可能性がある。 

 現在の攪乱体制が草地内の植生を直接的に変化させるのに対し、過去の土地利用履歴は

間接的に植生に影響する。日本の関東平野において、半自然草地は黒ボク土と呼ばれる貧栄

養土壌に成立しており（須賀 2010; 須賀ら 2012）、草原性の生息地スペシャリストや希少

種はそういった場所に出現する（平館ら 2008, Nagata & Ushimaru 2016）。半自然草地は長期

間施肥の影響を受けておらず、農用地周辺の二次草地に比べ、土壌の栄養塩のレベルが低く
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なっている可能性が高い。半自然草地と類似した植物群種が確認された造成跡地は、土地造

成に伴い表土が剥ぎ取られることで、過去の土地利用にかかわらず、貧栄養な土壌が創出さ

れたと推測される（Olsson et al. 2014; Resch et al. 2019）。半自然草地と造成跡地の指標種の

内、生息地スペシャリスト種のバッタ類のホスト植物候補であるススキやチガヤなどのイ

ネ科は、農用地周辺の二次草地にも出現する。従って、土地利用履歴は生息地スペシャリス

ト種のバッタ類の分布規定要因として重要ではない可能性がある。半自然草地と造成跡地

に分布する生息地スペシャリスト種のバッタ類は植生高や特定のイネ科植物の被度などに

依存しており、それらは主に現在の攪乱体制によって規定されていると推測される。 

 生息地スペシャリスト種とは対照的に、生息地ジェネラリスト種には比較的広い分布と

ニッチ幅が確認された。しかし、それらの個体群密度は他の二次草地タイプに比べて、畑地

の縁で高くなる傾向が見られた（図 2.3）。この傾向は土壌の富栄養化に伴う餌植物の質の変

化にバッタ類が応答したものと推測される。農用地周辺の二次草地グループの指標種であ

るメヒシバは、施肥によってバイオマスと栄養塩濃度が増加することが報告されている（小

林ら 2005; Teutsch 2004）。こうした施肥に対する植物の応答は、それらを利用する植食性昆

虫の個体数を増加させる（Cease et al. 2012; Schade et al. 2003）。畑地の縁における生息地ジ

ェネラリスト種の個体群密度の増加は土壌の富栄養化による餌植物の質を介したボトムア

ップ効果によって生じた可能性が高い。 

 施肥の影響に加えて、農用地周辺では農薬の使用も、対象外の植食性昆虫に負の影響を及

ぼす可能性がある（Michaud & Vargas. 2010; Bohnenblust et al. 2013; Prosser et al. 2016）。生息

地スペシャリスト種のバッタ類は生息地ジェネラリスト種に比べ、より農薬に敏感である

かもしれない。しかし、殺虫剤は一般に農用地の縁ではなく内部に散布され、除草剤の影響

も植物群集を介した間接的なものである可能性が高い。従って、農薬による影響はバッタ群

集の主な規定要因ではないと推測される。 

 これまでの内容から、都市近郊において、バッタ類に確認された生息地スペシャリスト種



20 

 

―生息地ジェネラリスト種の分布勾配は、植物に確認されたものと良く対応しており、それ

らは主に現在の攪乱体制によって規定されていることが示された。こうした分布勾配の検

出は本研究で行った網羅的な調査の主要な成果である。より詳細には、半自然草地で確認さ

れた草原性植物の種多様性と生息地スペシャリストのバッタ類の個体群密度は、造成跡地

で確認されたものよりも高かった（図 2.3-4）。この違いは二次草地が創出されてからの経過

時間の差によって生じた可能性がある。造成跡地は土地造成によって植生が一度リセット

されており、未だに移行期間にある可能性が高い（Schadek et al. 2009; Albrecht et al. 2011）。

しかし広いスケールで見ると、半自然草地と造成跡地の植生タイプは他の二次草地タイプ

のものよりも似通っていた。 

 

2.4.2 バッタ類の有する草地環境の指標性 

 本研究の結果、バッタ類の分布と植物群集との対応関係が確認されたことから、バッタ類

が二次草地の質に関して指標性を持つことが示唆された。一般に、環境の評価に用いる指標

生物は、同定が容易であり、生息地内にある程度の個体数が生息しているものが適している

（徳丸 1992; 柴田 2011）。本研究において調査した半自然草地には、タチフウロ・スズサ

イコ・ノジトラノオなど、レッドリストに記載された希少な草原性植物が分布していた。し

かし、それらは数ヶ所のサイトに分布が制限され、被度も極めて低かったため、指標種とし

て用いるには適していない。それに対し、バッタ類は生息地内に比較的多くの個体数が生息

し、発見と同定も容易である。様々な人為的介入を受けた都市近郊の草原環境をモニタリン

グするための指標種として、バッタの利用を提案する。 

 

2.4.3 課題 

 本章では、各二次草地タイプに出現するバッタ群集－植物群集間の強い関係性が確認さ

れた。しかし、都市近郊に見られる様なモザイク景観に生息する生物は、局所要因に加えて
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生息地間の連結性や周辺のマトリクスなど、景観要因からも影響を受ける（Hanski 1999; 

Öckinger et al. 2012; Doriscoll et al 2013; Bonthoux et al. 2014; Kormann et al. 2015; Sutcliffe et al. 

2015）。先行研究では、半自然草地に生息する生息地スペシャリスト種の昆虫や植物は、生

息地ジェネラリストに比べてより景観要因から影響を受けやすいことが示されている

（Brückmann et al. 2010; Gámez-Virués et al. 2015; Deák et al. 2018; König & Krauss 2019）。本章

の結果を踏まえ、第 3 章では二次草地内の局所要因に加えて景観要因への応答評価を試み

た。 
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図 2.1 調査地 

(a) 調査地の位置（千葉県柏市, 白井市, 印西市） 

(b) 二次草地タイプごとのトランセクトの分布 
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図 2.2 各バッタ類の個体数密度の PCA 

a ショウリョウバッタ, b ヒナバッタ, c クルマバッタモドキ, d クルマバッタ,  

e ショウリョウバッタモドキ, f ナキイナゴ, g コバネイナゴ 
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SNG: 半自然草地, VL: 造成跡地, FF: 休耕畑地, CM: 畑地の縁, PM: 水田の畔 

 

図 2.3 二次草地タイプごとのバッタ類各種の個体群密度の割合 

各バッタ類は生息地スペシャリスト種（e ショウリョウバッタモドキ, d クルマバッタ, f ナキイナゴ, g コバネイナゴ）と生息地ジェネラリスト種 

（a ショウリョウバッタ, b ヒナバッタ, c クルマバッタモドキ）に分かれた 

Index は各バッタ類の Shannon – Wiener のニッチ重複度指数を示す 
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図 2.4 各二次草地タイプ間における植物の多様性の比較（8 月－9 月）  

𝛼多様性と𝛽多様性の合計は𝛾 多様性 
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図 2.5 二次草地タイプごとの植物の種組成を NMDS の 2 次元軸上に図示したもの（8 月

－9 月） 

視認性向上のため、外れ値が確認された 3 か所のコドラート（休耕畑地×2, 造成跡地×1）

は取り除いた 

二次草地タイプの略称が記されている四角形は、各二次草地タイプに属するコドラートの

NMDS 軸上の重心を示し、周辺の円は標準誤差を示している 
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図 2.6 主成分分析の結果確認された各二次草地タイプの植生構造（8 月－9 月）  

VH: 植生高, VC: 植被率, VHCV: 植生高の変動係数, VCCV: 植被率の変動係数 
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表 2.1 調査サイトの基本情報 

 

SNG：半自然草地, VL：造成跡地, FF：休耕畑地, CM：畑地の縁, PM：水田の畔 

 

 

 

 

 

 

調査サイトの情報 季節 SNG VL FF CM PM

6月 10 36 31 31 30

8月－9月 10 38 37 32 33

6月 108 128 45 59 63

8月－9月 102 131 50 60 68

6月 10.40 3.56 1.45 1.90 2.10

8月－9月 10.20 3.62 1.11 1.88 2.06

6月 108.00 41.39 22.58 19.66 24.62

8月－9月 102.00 40.53 22.16 19.84 23.38

6月 20.00 44.44 100.00

8月－9月 20.00 50.00 100.00
現在も利用

サイト数

トランセクトの数

各サイトの平均トランセクト数

各サイトの平均トランセクト面積（㎡）

過去に耕作されていたサイトの割合（％）
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表 2.2 各二次草地タイプにおけるバッタ類の個体数  

 

アスタリスクは解析から除外した種を示す 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

SNG VL CM PM FF

ショウリョウバッタ 302 460 433 192 75 1462 88

ヒナバッタ 22 42 40 0 19 123 39

クルマバッタモドキ 69 68 168 0 42 347 45

ショウリョウバッタモドキ 247 242 0 0 5 494 23

クルマバッタ 28 23 1 0 1 53 9

ナキイナゴ 10 5 0 0 0 15 5

コバネイナゴ 1 46 4 248 5 304 28

トノサマバッタ * 1 1 1 1 2 6 6

ツチイナゴ * 0 1 1 0 2 4 4

イナゴモドキ * 107 0 0 0 0 107 1

イボバッタ * 0 0 1 0 0 1 1

ショウリョウバッタ 32 51 49 27 11 170 70

ヒナバッタ 109 196 183 12 93 593 72

クルマバッタモドキ 51 81 242 0 101 475 57

ショウリョウバッタモドキ 570 445 1 0 18 1034 35

クルマバッタ 98 26 0 0 0 124 14

ナキイナゴ * 0 1 0 0 0 1 1

コバネイナゴ 0 12 3 115 6 136 31

トノサマバッタ * 6 14 18 13 5 56 28

ツチイナゴ * 10 46 2 1 31 90 26

イナゴモドキ * 62 0 0 0 0 62 1

マダラバッタ * 0 16 0 0 0 16 3

8月－9月

種
各二次草地タイプで確認された個体数

合計 出現サイト数

6月
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表 2.3 指標種分析から明らかになった各二次草地タイプにおける指標種（8 月-9 月） 

 

IndVal 値の上位 10 種を示す (P < 0.05) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

指標種 IndVal値 指標種 IndVal値

チガヤ 0.635 メヒシバ 0.789

シバ 0.381 エノキグサ 0.282

アオスゲ 0.364 エノコログサ 0.275

メリケンカルカヤ 0.354 スベリヒユ 0.272

セイタカアワダチソウ 0.29 スギナ 0.264

ススキ 0.233 カヤツリグサ 0.212

アズマネザサ 0.226 コニシキソウ 0.198

クズ 0.203 ツユクサ 0.176

 メドハギ 0.171 カタバミ 0.168

トダシバ 0.162  オヒシバ 0.138

SNG, VL FF, CM, PM
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第 3 章 草地におけるバッタ類の個体数の規定要因 

3.1 序 

 

第 2 章の結果から、郊外地域に分布するバッタ類は、半自然草地と造成跡地に分布が限定

されるスペシャリスト種と、ほぼすべての草地タイプに分布する生息地ジェネラリスト種

に分けられた。生息地スペシャリスト種の分布は草原性植物とも対応していたため、半自然

草地と造成跡地において生息地スペシャリスト種の生息に適した環境を維持することは、

草原性植物の生息地環境の維持にも貢献しうる。第 2 章では草地内の植生高と特定のイネ

科植物の存在量が生息地スペシャリスト種の分布を規定する可能性が示唆された。それら

の局所環境に加えて、生物は周辺の景観要素からも影響を受ける可能性がある。調査地域の

半自然草地と造成跡地は森林や農地などによって隔たれパッチ状に分布している。景観内

に残されたパッチの総面積の減少や生息地の孤立は、パッチ内の個体群を減少させる可能

性がある（Fahrig 2003; Franklin et al. 2002）。また、造成跡地の様な新たに創出された生息地

への移入は即座に起きるわけではなく、生息地環境の熟成度（Rácz et al. 2013; Waldén et al. 

2017）や分散制限により（Woodcock et al. 2010）、ふつう時間の遅れを伴う。したがって、都

市近郊における草原性生物の保全には、生息地の局所環境に加えて、生息地間の移動のし易

さである“連結性”を維持する必要がある（Öckinger et al. 2009）。 

生息地間の連結性は生息地周辺のマトリクスから影響を受ける（Taylor et al. 1993）。マト

リクスには、は移動への障壁となる要素に加えて、長期間の生息には適さないが、個体の維

持に必要な一部の資源が存在することで一時的に利用可能な要素も含まれる（Dunning et al.. 

1992; Driscoll et al. 2013）。それらを利用できるか否かは、各種の持つ移動能力や特定の環境

への選好性など、種の形質に依存する（Ewers & Didham 2006）。従って、マトリクスの影響

を考慮した“機能的連結性”への応答は対象種によって異なることが推測される（Öckinger et 

al. 2012; Prevedello & Vieira 2010; Tscharntke et al. 2012; Van Halder et al. 2017）。 
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機能的連結性に対する生物の応答は、種数や全種を混みにした総個体数について評価さ

れたものが多い（Brückmann et al. 2010; Miller et al. 2015; Rösch et al. 2013）。しかし、種数や

総個体数では各景観要素に対する応答の異質性が検出され難いため（Batáry et al. 2007; 

Krauss et al. 2003）、機能的連結性に対する応答は個々の種を対象に評価すべきである（Betts 

et al. 2014）。 

生息地スペシャリスト種は生息に適した環境の幅が狭いことが予想され（Clavel et al.. 

2011）、生息地ジェネラリスト種に比べ各環境要因に対してより敏感に応答する可能性があ

る。本章では、環境要因に対する応答を生息地スペシャリスト－ジェネラリスト間で比較す

べく、両者を含むバッタ類 5 種を対象に、半自然草地と造成跡地の局所要因（草丈・草地イ

ネ科の被度・生息地パッチの面積と維持年数）と景観要因（周辺の生息地・移動への障壁）

に対する各種の個体数の応答を評価した。具体的な仮説は以下の通りである。 

① 局所要因と景観要因に対する応答は、生息地スペシャリスト―生息地ジェネラリスト間

で異なる 

② 生息地スペシャリスト種の個体数は、草地の維持年数とともに増加する 

 

3.2 方法 

3.2.1 調査地および対象種 

 本章の調査地は半自然草地 10 ヶ所と造成跡地 12 ヶ所の計 22 ヶ所とした（図 3.1）。対象

種は第 2 章の結果から生息地スペシャリストまたは生息地ジェネラリストとして特定され

たバッタ類のうち、比較的多くの個体が確認されたショウリョウバッタモドキ・クルマバッ

タ・ショウリョウバッタ・クルマバッタモドキ・ヒナバッタの計 5 種とした。 

 

3.2.2 野外調査 

二次草地内に設定した 2m×5m トランセクト上で、バッタ類のカウント調査を行った。各
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二次草地の面積や外形が異なっていたため、それらに応じてトラセクトの本数（3 – 14 本）

を決定した。カウント調査は、2017 年と 2018 年に幼体期（6 月後半）と成体期（7 月－9 月

上旬）の 2 時期に計 4 回行った。調査は晴れた風の弱い日を選んで、午前 8 時から午後 6 時

半の間に行った。調査中は 1m を 30 秒で歩きながら、細長い棒を使い植生をつついて、バ

ッタ類の個体数を種ごとにカウントした。バッタの移動によるダブルカウントを避けるた

めに、トランセクトは 5m~10m の距離を開けて設定した。 

バッタ類のカウント調査と同期間に、草地内の植生調査を行った。トラセクトの中央に 1-

m²のコドラートを設定し、バッタ類のカウン調査の直後に植生高（13 ヶ所）と植被率を測

定した。また、低木を除く全ての草本植物の被度を記録した。第 2 章で半自然草地と造成跡

地の指標種として特定されたススキ・チガヤ・シバ・メリケンカルカヤ・トダシバ・アズマ

ネザサの 6 種を「草地イネ科」と定義し、それらの合計被度を解析に用いた。 

 

3.2.3 生息地面積・維持年数・景観要素の導出 

サイトの維持年数は、第 2 章と同様に過去の航空写真から判読した。航空写真は 1946 年～

2005 年 の も の は 国 土 地 理 院 （ Geographical Information Authority of Japan [GSI)], 

https://mapps.gsi.go.jp/maplibSearch.do#1）、2006 年から 2018 年のものは Google Earth を用い

た。解析に用いる際は、草地の成立年から 2017 年と 2018 年の中間までの年数を用いた。 

景観要因は調査サイト周縁にバッファーを発生させ、生息地スペシャリストの生息地とし

て半自然草地と造成跡地、バッタ類の移動への障壁となることが報告されている森林の面

積率を算出した（Poniatowski et al. 2016）。市街地もバッタ類の移動の障壁となることが報告

されているが（Melliger et al. 2017）、調査地域の市街地には道路沿いや公園に小さな草地的

環境が含まれ、明確な障壁として機能しない可能性があることから、ここでは中立なマトリ

クスとして扱った。バッタ類を対象とした研究では比較的狭い 200m 以内の景観要因に対し

て応答が検出されているため（Melliger et al. 2017）、本研究ではバッタ類の応答スケールと
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して、半径 100m と 500m バッファー内で景観要因を算出した。景観要因とサイト面積は

ArcGIS 10.5 と QGIS version 3.10 を用いて、国土数値情報の土地利用データを現在の航空写

真を基に修正したものから算出した。 

 

3.2.4 空間自己相関解析 

 調査したパッチ間の空間自己相関の影響を考慮するため、Legendre and Legendre (2011）を

参考に、以下の手順で Moran’s eigenvector map（MEM）を算出した：  

⓵：調査パッチの座標をもとにパッチ間の隣接関係を定義し、空間隣接行列（隣接 1, 非隣

接 0 のパッチ間行列）を作成した。隣接関係の定義にはドローネ三角網やガブリエルグラフ

など、複数の手法があるが、ドローネ三角網は調査範囲の両端のパッチなど、距離が大きく

離れたパッチ間にも隣接関係を定義してしまう場合があるため、本研究ではガブリエルグ

ラフを用いた（Bauman et al. 2018）。ガブリエルグラフは特定のパッチ 2 ヶ所を対象に、パ

ッチ間距離を直径とする円内に他のパッチが含まれないように隣接関係を定義する。 

⓶：空間隣接行列を基に、隣接パッチ間に重み付けを行うことで、空間重み付け行列（Spatial 

weighting matrix: SWM）を算出した。重みの値はパッチ間の距離を基に以下の式で算出した： 

1 − 𝑑𝑖𝑗 max (𝑑𝑖𝑗)⁄  

この時、𝑑𝑖𝑗はパッチ i－j 間の距離を、max (𝑑𝑖𝑗)は最大のパッチ間距離を示す。 

⓷：⓶により作成した SWM から、主座標分析（PCoA）により正の固有値（空間構造を示

す）を持つ固有ベクトルを抽出した。固有ベクトルのうち、距離に対して有意な相関が確認

されるものを Moran’s I 検定（P < 0.01）によって抽出した（以降 MEM 軸と称する）。その

結果、3 つの MEM 軸が抽出され、後の統計解析に用いた。 

 

3.2.5 統計解析 

局所要因と景観要因に対するバッタ類の個体数の応答を評価するため、一般化線形混合
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モデルを用いた。応答変数には 2017 年～2018 年の各調査回においてトランセクト内でカウ

ントされたバッタ類各種の個体数を用いた。説明変数には、局所要因としてトランセクトレ

ベルの草丈、草地イネ科の被度、調査パッチ面積、調査パッチの維持年数、景観要因、MEM

軸を用いた。さらにパッチをランダム効果とした。調査は複数の期間に行ったため、調査回

をランダム切片として加えた。 

解析の前に、説明変数間の相関を Spearman の相関係数を用いて評価し、高い相関（r > 0.4）

が確認された変数は同じモデルには含めなかった。また、説明変数は全て平均 0、分散 1 に

標準化したものを用いた。 

目的変数である個体数にはゼロデータが多く、通常のポアソン分布では過分散が想定され

たため、解析はゼロ過剰ポアソン分布モデルを用いてベイズ法によるパラメーターの推定

を行った： 

𝑌~𝑃𝑜𝑖𝑠𝑠𝑜𝑛(𝜇) 

𝜇 = 𝜆 × 𝑧 + 0.00001 

𝑧~𝐵𝑒𝑟𝑛𝑜𝑢𝑙𝑙𝑖(𝑝𝑠𝑖)     𝑝𝑠𝑖~𝑢𝑛𝑖𝑛𝑓(0,1) 

log(𝜆) = 𝛼 + 𝛽𝑖 × 𝑋𝑖 + 𝜀 

𝛼~𝑁(𝛼2, 𝜎2)         √𝜎2~𝑢𝑛𝑖𝑛𝑓(0,100) 

𝛼2~𝑁(0, 𝜎2′)        √𝜎2′~𝑢𝑛𝑖𝑛𝑓(0,100) 

𝜀~𝑁(0, 𝜎2′′)        √𝜎2′′~𝑢𝑛𝑖𝑛𝑓(0,100) 

このモデルでは、バッタ類の平均個体数𝜇が線形予測子 λ と出現率 z の積で表されている。

0.00001 はポアソン分布のパラメーターである𝜇が 0 になることを回避するために加えた。

𝛽𝑖は説明変数𝑋𝑖の回帰係数、𝜀は誤差項を示す。調査は複数の時期に行っているため、切片𝛼

は調査時期ごとに変動するランダム切片とした。 

事前分布に関して、出現率 z のパラメーターpsi の事前分布には 0~1 の値をとる無情報事前

分布を与えた。ランダム切片𝛼は平均𝛼2、分散𝜎2の正規分布に従うものとした。正規分布の
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パラメーターに関しては、標準偏差√𝜎2について平均 0、分散 100 の無情報事前分布を指定

した。𝛼2は平均 0、分散𝜎2′の正規分布に従うものとし、超パラメーターとして標準偏差√𝜎2′

に平均 0、分散 100 の無情報超事前分布を指定した。誤差項𝜀は平均 0、分散𝜎2′′の正規分布

に従うものとし、パラメーター√𝜎2′′に平均 0、分散 100 の無情報事前分布を指定した。 

事後分布の推定には、R-3.6.0 と JAGS 4.20 を用いて、Malkov chain Monte Calo（MCMC）法

により行った。4 つの独立な chain それぞれから、事前分布に基づくランダムな初期値を発

生させ、パラメーター推定を 50000 回繰り返した。初期値の影響を排除するため、最初の

25000 回は切り捨て、残りの 25000 回から 5 回おきに推定値を抽出したものを事後分布とし

た。パラメーターの収束判定は Rhat 値（< 1.01）を用いて行った。 

WAIC を用いてより節約的なモデルを選択し、ベストモデルに含まれる説明変数の回帰係数

の 95％信用区間を求めた。ベストモデルの説明変数との相関が大きく、同じモデルに含め

ることが出来なかった説明変数に関しては、その変数が含まれる全てのモデルにおいて、以

下の⓵⓶を同時に満たす場合は対象種の個体数にとって意味のある説明変数とした：⓵他

の変数の組み合わせを固定してその変数を抜くと WAIC の値が 2 以上高くなり、⓶回帰係

数の 95％信用区間が常にゼロを跨がず、その符号も変化しない。 

 

3.3 結果 

 全調査期間を含めて 5151 個体の対象種が記録された（表 3.1）。最も個体数の多かった種

はショウリョウバッタモドキ（2688 個体）で、全体の約 52％を占めていた。次いでショウ

リョウバッタ（1266 個体；約 25％）、ヒナバッタ（494 個体；約 10％）となった。各種の個

体数はカウント時期ごとに変動し、ショウリョウバッタモドキ・クルマバッタ・クルマバッ

タモドキ・ヒナバッタには幼体期から成体期にかけてカウント数の増加が確認された（表

3.1）。これは翅の発達した成虫が採餌や繁殖の際に活発に動くことで、カウントされ易くな

ったことが原因と考えられる。 
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 モデル選択の結果、局所要因と景観要因に対する応答は個々の種で異なったが、全ての対

象種で植生高の標準化回帰係数の値が景観要因に確認されたものよりも高く、対象種の個

体数は局所要因によって強く規定される可能性が示された（図 3.2, 表 3.2）。 

生息地スペシャリストのショウリョウバッタモドキでは、草丈と草地イネ科の被度に正

の応答、100m 以内の半自然草地と造成跡地の面積率に弱い正の応答、100m 以内の森林率

に負の応答が確認された（図 3.2a）。同じくスペシャリストのクルマバッタでは、草丈に強

い負の応答、草地イネ科の被度に弱い正の応答、パッチの維持年数に正の応答、100m 以内

の半自然草地と造成跡地の面積率に正の応答が確認された（図 3.2b）。 

維持年数に対する応答が移入の遅れによる可能性を明らかにするため、まず平均的な維

持年数が異なる半自然草地と造成跡地間で上記 2 種の個体数を比較した。その結果、ショウ

リョウバッタモドキは造成跡地にも多くの個体が分布していたのに対し、クルマバッタの

分布は半自然草地に偏る傾向が確認された（図 3.3）。そこで、クルマバッタに関してデー

タを半自然草地と造成跡地に分け、ベストモデルと同じ説明変数を用いて再度 GLMM を行

った。その結果、造成跡地のデータを用いた場合にのみ、パッチの維持年数への正の応答が

確認された（図 3.4）。 

以上から、生息地スペシャリスト間にも、局所環境に対する応答の違いが確認された。景

観要因に対しては、両種ともに比較的狭い 100m 以内の連結性から正の影響を受けており、

またショウリョウバッタモドキでは 100m 以内の森林が移動への障壁となる可能性が示さ

れた。 

 生息地ジェネラリストのショウリョウバッタでは、草丈に強い負の応答、草地イネ科の被

度に正の応答、パッチの維持年数に負の応答が確認され、景観要因への応答は確認されなか

った（図 3_2c）。クルマバッタモドキにはベストモデルと競合するモデルが１つ確認された

（WAIC の差＜ 2）（図 3.2d,d2）。クルマバッタモドキは草丈に強い負の応答、パッチ面積に

正の応答、500m 以内の森林率に正の応答が確認された。ヒナバッタにはベストモデルに加
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えて、競合するモデルが 2 つ確認された（WAIC の差＜ 2）（図 3.2 e, e2, e3）。ヒナバッタは

草丈に強い負の応答、パッチ面積に正の応答、パッチの維持年数に弱い負の応答、500m 以

内の半自然草地と造成跡地の面積率に正の応答、500m 以内の森林率に負の応答が確認され

た。 

以上から、生息地ジェネラリスト種も環境要因に対する応答が種間で異なることが示さ

れた。景観要因への応答は 500m 以内で確認され、生息地スペシャリスト種に比べて広いス

ケールの影響を受けることが示された。 

 空間自己相関については、全ての対象種において、いずれかの MEM 軸（図 3.5）との有

意な関係が確認された（図 3.2）。そこで、MEM 軸と環境要因との相関を調べた結果、MEM2

にのみ、草刈り頻度とパッチの維持年数との強い正の相関が確認された（r > 0.38）（表 3.3-

4）。MEM2 の値の空間分布から、強い空間自己相関を示す 3 つのグループが確認された（図

3.6a）。各グループ間で草刈り頻度と維持年数を比較した結果、草刈り頻度が高く、維持年数

も比較的長いパッチが固まって分布していることが明らかになった（図 3.6b,c）。以上から、

MEM2 との正の関係が確認されたクルマバッタ・ショウリョウバッタ・クルマバッタモド

キは、好適な生息地が景観内で集中して分布することで、局所的な個体数が底上げされてい

る可能性がある。 

 

3.4 考察 

本章では、開発の進行する郊外地域において、半自然草地と造成跡地に出現するバッタ類 5

種を対象に、局所要因と景観要因に対する個体数の応答を評価した。その結果、予想に反し

て、局所要因への応答は生息地スペシャリストであっても種間で異なり、それぞれ異なるマ

イクロハビタットを利用していることが示された。草地の維持年数に対しては、生息地スペ

シャリスト種のクルマバッタでのみ正の応答が確認された。景観要因に対する応答は、生息

地スペシャリスト種と生息地ジェネラリスト種の両方に確認され、生息地スペシャリスト
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種が 100m 以内で、生息地ジェネラリスト種が 500m 以内で応答していた。これらの結果は、

生息地スペシャリスト－ジェネラリストに関わらず、バッタ類の個体数がそれぞれ異なる

環境要因によって規定されることを示している。以下に各環境要因への応答に関して考察

する。 

 

3.4.1 局所要因に対するバッタ類の応答 

 バッタ類の個体数は局所要因によって強く規定されている可能性が示された。局所要因

の中でも植生高への応答は全ての対象種で確認された。特筆すべきは、生息地スペシャリス

ト種間で応答の方向性が異なったことである（図 3.2a,b）。ショウリョウバッタモドキが植

生高に対し正の応答を示した一方で、クルマバッタは強い負の応答を示した。これは種間の

行動の違いによって生じた可能性がある。2019 年に両種の幼体を用いて行った観察実験に

おいて、ショウリョウバッタモドキは常にホスト植物上に留まり、移動の際も植物間をジャ

ンプして移動していたのに対し、クルマバッタは頻繁に地面に降り、歩いて植物間を移動す

るといった行動の違いが観察されている（図 S1; 表 S1）。半自然草地や造成跡地に優占する

草地イネ科は、ススキやチガヤなど、比較的植生高が高い種で構成されている。ショウリョ

ウバッタモドキはそれらの植物体の上を生活の場とし、植生高の高い場所に出現したと推

測される。一方、クルマバッタの植生高に対する強い負の応答は、ジェネラリスト種と共通

しており、バッタ類で一般的にみられる微環境への選好性を示している。海外の先行研究で

は、バッタ類は体温調節や産卵地選定のため、裸地や遷移の初期段階など、特定の植生に対

して選好性を持つことが明らかになっている（Fartmann et al. 2012; Joern 1982; Wünsch et al. 

2012）。以上から、確認されたバッタ類の植生高に対する応答は、各種の系統的な特徴を反

映していると推測される。 

 草地イネ科の被度に対し、生息地スペシャリスト 2 種と生息地ジェネラリスト種のショ

ウリョウバッタに正の応答が確認された（図 3.2）。これは餌資源量に対する応答を示してい
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ると推測される。調査した半自然草地と造成跡地に分布するイネ科植物は、ほぼ「草地イネ

科」によって占められており、平均的にイネ科全体の約 90%を占めていた。上記 3 種は餌資

源量に応じて個体数が増加したと推測される。他のジェネラリスト 2 種は、食性の幅が広い

か、草地イネ科のイネ科植物を主な餌としているのかもしれない。 

 生息地パッチの維持年に関しては、クルマバッタで造成跡地の年数に対して負の相関、つ

まり移入の遅れが確認されたのに対し、ショウリョウバッタモドキでは維持年数との関係

は確認されなかった（図 3.2ab, 図 3.4）。この要因として、生息地スペシャリスト間で草地

環境への依存度や、マトリクス内の移動のし易さが異なっていたことが想定される。新たな

生息地における種の定着の遅れは、周辺の個体群からの分散制限や（Johnson et al. 2018; 

Woodcock et al. 2010）、生息地環境が未熟な場合に生じる（Rácz et al. 2013; Waldén & Lindborg 

2016）。クルマバッタには半自然草地への分布の偏りが確認されたことから（図 3.3）、ショ

ウリョウバッタモドキに比べ、草地環境への依存度が高かった可能性がある。また、ショウ

リョウバッタモドキはクルマバッタに比べ、植生高の高い草地も利用可能であるため、マト

リクス内の道路沿い等に成立する小さな草地も移動経路として、速やかに造成跡地に移入

した可能性がある。一方、生息地ジェネラリストのショウリョウバッタとヒナバッタにはパ

ッチの維持年数に対する弱い負の応答が確認された（図 3.2 c,e）。これは長く維持された草

地で個体数が減少するという傾向を示しており、妥当な解釈が困難である。個体数と維持年

数との散布図に明確な関係性が視認できないことから、実際の因果関係はない可能性があ

る。 

 

3.4.2 景観要因に対するバッタ類の応答 

 生息地スペシャリスト種と一部の生息地ジェネラリスト種に、連結性とマトリクスに対

する応答が確認された（図 3.2）。生息地スペシャリスト種のショウリョウバッタモドキとク

ルマバッタでは、100m 以内の半自然草地と造成跡地の面積率に対して正の応答が確認され
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たことから、周辺からの移入によって個体数が底上げされていると推測される。ショウリョ

ウバッタモドキに関しては、100m 以内の森林率に対する負の応答も確認された（図 3_2a）。

森林がバッタ類の移動への障壁として機能的連結性を低下させる例は先行研究においても

示されており（Poniatowski et al. 2016）、ショウリョウバッタモドキは 100m 以内の森林によ

って移動が阻害されている可能性がある。 

生息地ジェネラリスト種はヒナバッタに 500m 以内の半自然草地と造成跡地の面積率に

対する正の応答と、500m 以内の森林率に対する負の応答が確認された（図 3_2e1~3）。クル

マバッタモドキにも 500m 以内の森林率へ正の応答が確認されたが、その要因は不明である

（図 3.2d1-2）。ヒナバッタにのみ明瞭な景観要因への応答が確認された理由は不明だが、体

サイズや移動能力など、他種との形質の違いが影響した可能性がある（Ewers & Didham 

2006）。 

 以上から、バッタ類は機能的連結性に対してそれぞれ異なる応答を示すことが明らかと

なった。機能的連結性に対する生息地スペシャリスト種と生息地ジェネラリスト種の応答

は、多くの先行研究において種数や総個体数を対象に行われている（Brückmann et al. 2010; 

Miller et al. 2015; Öckinger et al. 2012 Rösch et al. 2013）。そうした研究には、結果として生息

地スペシャリストに種にも生息地ジェネラリスト種にも景観要因への応答が確認されない

ものがある（Krämer et al. 2012; Löffler & Fartmann 2017）。それらの結果は、対象種間の応答

の異質性によって種数や総個体数の応答が検出されない可能性がある。複数種の保全を目

的とする場合、個々の種を対象とした評価は重要な知見をもたらすに違いない（Betts et al. 

2014; Ewers & Didham 2006）。 

 

3.4.3 バッタ類の分布を規定する複数の空間スケール 

 本章の結果、バッタ類の個体数に空間自己相関が確認された。空間自己相関のうち、MEM2

は長く維持され、草刈りが頻繁に行われているパッチが集中して分布する傾向を表してい
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た（図 3.6）。この生息地パッチの配置は、局所スケールでバッタ類の個体数を底上げしてい

る可能性がある。特筆すべきは、バッファー解析において 100m 以内の連結性に正の応答が

確認されたクルマバッタが、MEM2 で示されるより広いスケール（約 500m~1km）の生息地

の配置にも応答したことである。これは、クルマバッタの個体数が 2 つの空間スケールの生

息地ネットワークによって規定されることを示唆している。これはメタ個体群生態学や景

観生態学の分野でもあまり注目されてこなかった発見である。今後の生息地スペシャリス

ト種の保全には、通常の生息地間の連結性に加えて、こうした生息地ネットワーク内の階層

構造を意識する必要があるだろう。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



43 

 

 

図 3.1 調査サイト 

●：半自然草地, ▲：造成跡地 
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図 3.2; GLMM 解析結果 

目的変数：各バッタ類の個体数 

a；ショウリョウバッタモドキ, b；クルマバッタ, c；ショウリョウバッタ, d；クルマバッタ

モドキ, e & e.2；ヒナバッタ 

＊：回帰係数の推定値の 95%信用区間が 0 を跨がなかったもの 

・：回帰係数の推定値の 95%信用区間がわずかに 0 を跨いだもの 

 



46 

 

 

図 3.3; 半自然草地と造成跡地におけるクルマバッタとショウリョウバッタモドキの個体数の分布 
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図 3_4 クルマバッタの個体数と環境要因の GLMM 

a: 半自然草地のデータを用いたもの、b: 造成跡地のデータを用いたもの 

モデルは各バッタ類の解析に用いたものと同じで、説明変数にはクルマバッタのベストモデルに含まれた変数を用いた 

MEM は半自然草地と造成跡地について新たに算出したものを用いた 
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図 3.5 MEM 軸 

■：正の空間自己相関, □：負の空間自己相関 
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図 3.6 草刈頻度と維持年数の空間自己相関 

b: 草刈り頻度, c: パッチの維持年数：それぞれ各グループの平均値の比較を示し、バーは標準偏差を示す 

グループ A~C は MEM2 の内、比較的大きな空間自己相関が確認されたパッチの集まりで、その他はグループに含まれなかったパッチ 
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図 S1 2019 年に行ったバッタの行動実験の結果 

ショウリョウバッタモドキ（G.bicolor）とクルマバッタ（G.marmoratus）の幼体を 6 個体ずつ、2 日～4 日間ずつ日中の行動を観察 
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表 3.1 バッタ類のカウント個体数 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2017&2018

幼体期 成体期 幼体期 成体期 合計 幼体期 成体期

ショウリョウバッタモドキ 254 991 465 978 2688 359.5 984.5

クルマバッタ 83 72 50 123 328 66.5 97.5

ショウリョウバッタ 418 144 639 65 1266 528.5 104.5

クルマバッタモドキ 75 121 92 87 375 83.5 104

ヒナバッタ 24 207 46 217 494 35 212

2017 2018 2017&2018
種
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表 3.2 GLMM 解析結果 

 

 矢印は応答の方向性を示す。 

 横矢印はベストモデルには含まれたが、回帰係数の 95%信用区間が 0 を跨いだもの。 
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表 3.3a MEM 軸と環境要因との相関係数 

 

 

表 3.3b MEM2 と草刈り頻度（A）と維持年数（B）との単回帰の結果 

 

 

MEM 植生高 草地イネ科被度 パッチ面積 草刈り頻度
パッチの
維持年数

100m以内

半自然草地
造成跡地(%)

100m以内

森林(%)

500m以内

半自然草地
造成跡地(%)

500m以内

森林(%)

MEM1 0.113 -0.002 0.140 -0.030 0.324 -0.168 -0.108 0.230 -0.202

MEM2 -0.095 0.090 0.059 0.384 0.419 0.002 0.275 0.192 -0.170

MEM3 -0.160 0.036 0.004 0.328 0.210 -0.151 0.093 0.224 -0.098

A Estimate Std. Error t value P値

切片 -0.683 0.296 -2.304 0.032 *

草刈頻度 0.630 0.213 2.964 0.008 **

B Estimate Std. Error t value P値

切片 -0.849 0.512 -1.660 0.113

維持年数 0.020 0.011 1.815 0.085 .
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第 4 章 餌資源の質はバッタ類の分布を規定するか 

 

4.1 序 

第 2 章では、都市近郊において生息地スペシャリスト種のバッタ類が半自然草地と造成

跡地に偏って分布することが明らかとなった。バッタ類の分布に偏りが生じた要因の一つ

として、餌植物の分布が挙げられる。餌植物の利用可能性はチョウ類などに代表される植食

者の生息地を規定する重要な要因である（Dennis et al 2003, 2012）。利用可能な餌資源の幅が

広い種は狭い種に比べ、より広い分布を示す傾向がある（Slove & Janz 2011）。我が国に分布

するバッタ類の多くは幅広いイネ科植物を利用し、里山から都市近郊に至るまで広く分布

する（日本直翅目学会 2006）。しかし、植食者にとって全ての餌植物が餌として等価とは限

らない。幅広い餌植物を利用可能な種であっても、餌植物の種内、または種間で窒素などの

栄養塩含有率に差がある場合、利用した際の生存率や体重変化率（パフォーマンス）は異な

る（Cease et al 2012; Craig & Ohgushi 2002; Schade et al. 2003）。餌植物に対するバッタ類のパ

フォーマンスの違いは、害虫防除の観点から研究されており、植物体内の C:N など、特定

の栄養塩バランスがポテンシャルに作用することが明らかになっている（Berner et al 2005; 

Cease et al 2012; Joern & Behmer 1997; Raubenheimer & Simpson 2003）。また、植食性昆虫のパ

フォーマンスには、葉の硬度の様な物理的形質も影響する（Mir et al 2019）。バッタ類の餌

植物であるイネ科は成長過程でケイ素を葉内に蓄積し、硬度を増すことで植食者に対する

物理的防御戦略をとることが明らかになっている（Ma & Yamaji 2006; Mir et al 2019）。栄養

塩比率と同様に、物理的防御形質は種間で異なる場合もあれば、生育環境によって植物種内

で異なる場合もある（Mir et al 2019）。景観内の植物の分布や植物体内の栄養塩含有率は、

攪乱や施肥など、土地利用に応じて容易に変化する（Cease et al 2012; Nagata & Ushimaru 2016; 

Schade et al. 2003; Teutsch 2004; Yuan et al. 2016）。さらに、バッタ類を含む直翅目は、植物の

種組成に応じて分布する種が異なることが明らかになっている（Fartmann et al 2012; Masloski 

et al 2014; Stoner & Joern 2004）。従って、バッタ類は餌植物の土地利用タイプに対する応答

に応じて分布が決まっている可能性がある（Cease et al 2012; Trisnawati, Tsukamoto & Yasuda 

2015; Zhu et al 2020）。 

我が国において、バッタ類の分布をその餌植物に対するパフォーマンスの観点から明ら

かにした研究はイナゴで知られている。Trisnawati, Tsukamoto & Yasuda（2015）は水田への

施肥がイネの窒素含有率を介してイナゴの個体数を伝統農法に比べて慣行農法の水田で増

加させることを示した。これは餌植物種内の質の差に着目した研究例である。一方で、個別

の餌植物種に対するバッタ類のパフォーマンスの違いとバッタ類の分布との関係は不明の
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ままである。第 3 章では、半自然草地と造成跡地を特徴づけるススキ・チガヤ・シバ・メリ

ケンカルカヤ・アズマネザサの合計被度に対して、生息地スペシャリスト種の個体数に正の

応答が確認された。生息地スペシャリスト種のバッタ類では、一部のイネ科植物が餌として

のパフォーマンスが高い場合、それらのイネ科植物が土地利用の変化によって消失するこ

とで、生息地スペシャリスト種の個体数は減少する可能性がある。 

第 4 章では、生息地スペシャリスト種のショウリョウバッタモドキとクルマバッタ、生息

地ジェネラリスト種のショウリョウバッタとクルマバッタモドキを対象に、草地性の種と

畑地イネ科を含むススキ・チガヤ・シバ・メリケンカルカヤ・メヒシバ・エノコログサにつ

いて、バッタ類のパフォーマンスを室内実験により比較した。具体的な仮説は以下のとおり

である。 

仮説 1：生息地スペシャリスト種は畑地イネ科よりも草地性のイネ科植物を与えた場合に生

存率と体重変化率が高くなる。 

仮説 2：生息地ジェネラリスト種は与えたイネ科植物種間で生存率も体重変化率も変わらな

い。 

 

 

4.2 方法 

4.2.1 対象種と餌植物候補 

 本章で対象とするバッタ類は、第 2 章の結果から生息地スペシャリスト種または生息地

ジェネラリスト種として特定された種のうち、比較的個体数の多かったクルマバッタ

（Gastrimargus marmoratus）・ショウリョウバッタモドキ（Gonista bicolor）・ショウリョウバ

ッタ（Acrida cinerea）・クルマバッタモドキ（Oedaleus infernalis）の 4 種とした。対象種の

うち、クルマバッタとクルマバッタモドキは比較的近縁な属であり（Ma et al 2009）、ショウ

リョウバッタモドキが最も系統的に離れている（Amorim et al 2020）。 

 餌植物候補は第 2 章の指標種分析の結果、半自然草地・造成跡地と農用地周辺の二次草地

の指標種として特定された種の中から、被度が比較的高かい（平均被度 ＞ 5%）ものを選

んだ。半自然草地と造成跡地の指標種に関しては種数が多かったため、系統的に離れたもの

や、在来種と外来種を含む様に選定した。その結果、半自然草地＋造成跡地の餌植物候補と

してススキ, チガヤ, シバ, メリケンカルカヤを、農用地周辺の二次草地の餌植物候補とし

てメヒシバを用いた。被度は低かったが（< 5%）、エノコログサも農用地周辺で頻繁に確認

されたため、生息地スペシャリスト種に関してはエノコログサについても実験を行った。各

餌植物候補の系統関係と生息環境に関して、図 4.3 と表 4.1 に示した。 
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4.2.2 室内実験 

 実験に用いたバッタ類は全て千葉県白井市の半自然草地 2 ヶ所（図 4.1）から採取した。

幼体期の実験では 1 齢と推測される個体を採取して実験に用いた。成虫期の実験では終齢

の雌個体を採取し、実験に用いた全てのイネ科植物を利用可能な条件下で成虫まで育て、脱

皮後 1 日経過したものを実験に用いた。 

餌植物は東京大学生態調和農学機構の圃場において、農薬や施肥が行われていない場所

から採取した。野外において頻繁に食痕が確認される葉の部位は中央から先端部までであ

ったことから、餌として与える部位は、葉を 3 等分した場合の先端部と中央部を用いた。 

 室内実験は 2018 年に対象種の幼体期（5 月後半～6 月初め）と成体期（8 月～9 月）に東

京大学生態調和農学機構において行った。2018 年時にバッタ類の個体が足りなかったため、

2019 年に追加実験を行った。実験には、バッタ類 1 種につき 5 個体 × 餌植物候補 6 種の

計 30 個体を用いた。採取した個体は絶食させた後で実験に用いた。絶食期間は生存率への

影響を考慮し、幼体は半日、成体は 1 日とした。その後、生重量を計測して飼育容器に入

れ、単一の餌植物候補を十分量（バッタ類の生重量の倍以上）与えて飼育した。実験中の温

度は外気に合わせた（6 月 24~26℃, 8 月約 28~30℃）。日照は人工照明（LED ライト）によ

って 6 時～18 時までの 12 時間に設定した。幼体の体サイズは 1 ㎝以下と非常に小さく、成

体に比べ実験前後の体重の差が計測可能になるまで時間を要することが想定された。その

ため幼体の実験期間は 8 日間、成体は 2 日間とした。幼体の実験時に餌は 2 日に一度の間

隔で新しいものに取り換え、その際与えた餌に食跡があるか否かを記録した。実験終了後に

生存個体の生重量を再度計測し、実験前後の体重変化率を算出した： 

体重変化率 ＝log（実験後生重量 / 実験前生重量） 

飼育容器は高さ 9.5cm 体積 860cm³のプリンカップ 2 個をメッシュネットで連結したもの

を用いた（図 4.2）。幼体期の実験では、幼体へのストレスを軽減するため、プリンカップ内

部に小粒の赤玉土を高さ 2cm まで敷き詰めて地面を再現し、中央に餌植物候補を挿した水

差しを埋め込んだ。植物へのアクセスがし易いように、水差しの口と餌植物との間に出来た

隙間にはスポンジをカットしたものを詰め込んだ。乾燥を防ぐため、土には事前に霧吹きを

行って湿らせた。成体期の実験では幼体期に比べて与える餌量が増えたため、プリンカップ

底面に水を含ませたスポンジを高さ 2cm まで敷き詰め、そこに直接イネ科植物を挿した。 

 2019 年に行った実験に用いたバッタ類と餌は 2018 年と同じ場所から採取した。2019 年

に行った実験は東京練馬区の自宅に設営したビニールハウス内で行った。ハウス内は 2018

年の実験時と同様の温度（6 月 25℃, 8 月 29℃）と日照時間（6 時～18 時）に設定し、飼育
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容器・測定器・照明などの実験器具は 2018 年と同じものを使用した。2018 年との温度設定

の違いによって結果が変化する可能性を考慮し、2019 年に追加個体が得られた 6 月のクル

マバッタ・ショウリョウバッタモドキ・クルマバッタモドキと 8 月のクルマバッタに関し

て、シバとメヒシバを用いた実験を 2018 年時と同じ個体数を用いて再度行い、結果を 2018

年のものと比較した。 

餌植物のポテンシャルと物理的形質との関係を評価するため、利用した全ての餌植物候

補について、葉の硬度を測定した。物理的形質は植物体の成長と共に、季節に応じて変化す

ることが予想されたため、2018 年と 2019 年の 6 月~7 月と 8 月に行った。硬度測定はペネ

トロメーターを用いて葉の先端部と中央部の硬度を測定し、平均値を解析に用いた。ペネト

ロメーターは備え付けられた針が葉を貫通する際の圧力を測定するため、測定の際はペネ

トロメーターの針が葉脈に触れないように配慮した。硬度測定に用いた餌植物候補は、6 月

~7 月は各種 15 枚、8 月は各種 10 枚ずつ、なるべく別々の株から採取したものを用いた。

ススキに関しては株数が少なかったため、1 株から 2 枚程採取した。 

 

4.2.3 統計解析 

 2018 年と 2019 年の結果には違いが確認されなかったため、解析は一括して行った。 

 与えたイネ科植物による体重変化率の差を明らかにするため、分散分析を行った。分散分

析は事前にバートレット検定を用いて等分散性を確認した上で行った。分散分析の結果に

有意差が認められた場合（P < 0.05）、与えたどのイネ科植物間に差があるのかを明らかにす

るため、テューキー・クレーマーの多重比較検定を用いた（P < 0.05）。 

 植物種の葉の硬度に関して、データに不等分散が確認されたため、硬度の差の有無はクラ

スカル・ウォリス検定によって比較した。その結果有意差が確認された場合（P < 0.05）、ど

の餌植物候補間に硬度の差があるのか明らかにするため、スティール・ドゥアス検定を用い

た（P < 0.05）。 

 

4.3 結果 

 幼体と成体で実験の結果は異なった（図 4.3-5）。生息地スペシャリストに関して、クルマ

バッタの幼体は与えた植物種によって生存率は変わらず、体重変化率はエノコログサを与

えた個体が最も高くなったが（P < 0.05）、その他の植物種間に差は確認されなかった（図 4.4a, 

表 4.2a）。成体の体重変化率はチガヤとエノコログサに比べ、ススキを与えた個体が若干低

かった以外、差は確認されなかった（図 4.5a）。ショウリョウバッタモドキの幼体はメヒシ

バとエノコログサを与えた場合、半数以上の個体が死亡した（図 4.3b）。1 個体を除いて、
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実験期間中メヒシバとエノコログサには採餌した痕跡が確認されず、生存個体の体重変化

率も低かった（図 4.4b）。体重変化率はススキとチガヤを与えた場合に最も高くなったが、

差は有意とはならなかった（図 4.4b）。成体の体重変化率は幼体期と同様の傾向を示し、ス

スキ≒チガヤ > シバ≒メリケンカルカヤ > メヒシバ≒エノコログサの順に有意差が確認

された（P < 0.05）（図 4.5b）。メヒシバとエノコログサには、採餌された痕跡がほぼ確認さ

れなかった。以上から、生息地スペシャリストの中には、利用可能な餌植物の幅が狭い種と

広い種が含まれており、利用可能な植物種間においても餌としてのポテンシャルが異なる

ことが示された。 

 生息地ジェネラリスト種に関して、ショウリョウバッタの幼体は与えた植物種によって

生存率に差は確認されなかった（図 4.3c）。成長率はチガヤとメヒシバを与えた個体で最も

高く、メリケンカルカヤを与えた個体が最も低かった（P < 0.05）（図 4.4c）。成体の体重変

化率もメリケンカルカヤを与えた場合に最も低くなったが、有意差は確認されなかった（図

4.5c, 4.3c）。クルマバッタモドキの幼体は、メヒシバを与えた場合に生存率と成長率が最も

高くなった（P < 0.05）（図 4.3d,4d）。チガヤとメリケンカルカヤの生存率は顕著に低く（P < 

0.05）、採餌した痕跡も確認されなかった。成体の体重変化率はメヒシバを与えた場合に最

も高く、メリケンカルカヤを与えた場合に最も低くなった（P < 0.05）（図 4.5d）。幼体と同

様に、メリケンカルカヤには採餌した痕跡が確認されなかった。以上から、生息地ジェネラ

リスト種間で利用可能な餌植物の幅は異なること、利用可能な餌植物種間でも餌としての

ポテンシャルが異なることが示された。 

 各植物種の物理的防御形質に関して、葉の硬度に種間で有意な差が確認された（P < 0.05）

（図 4.6）。6－7 月と 8 月で若干の違いはあったが、傾向として葉の硬度は、チガヤ > シバ 

≒ メリケンカルカヤ > ≒ ススキ > メヒシバ ≒ エノコログサの順となった。従って、

草地性のイネ科は畑地のイネ科に比べ、葉の硬度が高いことが明らかになった。 

 

4.4 考察 

 餌資源の質は植食性昆虫の生存・繁殖にとって重要な要素であり（Awmack & Leather 2002）、

景観レベルで植食性昆虫の分布を変化させる可能性がある（Cease et al 2012; Trisnawati, 

Tsukamoto & Yasuda 2015; Zhu et al 2020）。本章の結果、バッタ類は種間で利用可能な植物の

幅が異なることが明らかとなった（図 4.3-5）。生息地スペシャリスト種の中に草地性の植物

種のみを利用するものと、畑地イネ科を含めた全ての植物種を利用するものがあり、仮説①

は部分的に支持された。また、生息地ジェネラリスト種であっても、利用可能な植物の幅は

バッタ類間で異なっており、仮説②は支持されなかった。これらの結果は、バッタ類の餌植
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物が生息地スペシャリスト種と生息地ジェネラリスト種間で対応していないことを示して

いる。以下に餌植物のポテンシャルとバッタ類の分布との関係に関して考察した。 

 一般に、生息地スペシャリスト種は生息地ジェネラリスト種に比べ、利用可能な資源の幅

が狭いことが予想される（Clavel et al. 2011）。ショウリョウバッタモドキは成体期と幼体期

を通して、草地イネ科のススキとチガヤに高いパフォーマンスを示し、畑地イネ科のメヒシ

バとエノコログサには、葉の硬度が低いにもかかわらず（図 4.6）、餌植物として利用してい

なかった。ショウリョウバッタモドキはススキやチガヤが優占する二次草地や造成地を選

好すること（第 2 章）、さらに草地性イネ科の被度に対する個体数の正の応答が確認された

こと（第 3 章）から、本種では生息地選択と餌植物に対するパフォーマンスがリンクしてい

ること（preference-performance linkage）が示された（図 4.4,5b）。こうした餌植物と植食性昆

虫の関係は系統的に決まっている可能性がある（Ehrlich & Raven 1964; Forister et al 2015; 

Futuyma & Agrawal 2009）。本章で利用した植物のうち、最もパフォーマンスが高かったスス

キ－チガヤと、利用されていなかったメヒシバ－エノコログサは、それぞれ同じ族（tribe）

に含まれ、他の植物種に比べ、系統的に近縁であった（Clayton et al 2006; Soreng et al 2017）

（表 4.1）。従って、メヒシバとエノコログサの属する Paniceae 族のイネ科植物は、ショウリ

ョウバッタモドキの餌植物として利用されていない可能性がある。 

ショウリョウバッタモドキとは対照的に、同じ生息地スペシャリスト種のクルマバッタは、

全ての餌植物候補を利用し、成体期には餌植物候補間のパフォーマンスの差はほぼ確認さ

れなかった（図 4.4,5a, 表 4.1）。従って、第 2 章で明らかになったクルマバッタの草地タイ

プの選好性は、餌植物の分布ではなく、現在の攪乱体制など、他の環境要因によって規定さ

れている可能性がある。 

 生息地ジェネラリスト種のショウリョウバッタとクルマバッタモドキは草地性イネ科と

畑地イネ科の両方にある程度のパフォーマンスが確認された。従って、土地利用タイプによ

らず一定量の餌植物が分布していたことが、生息地ジェネラリスト種の幅広い分布を可能

にしたと推測される。しかし、全ての餌植物を同程度に利用できる訳ではなかった。メリケ

ンカルカヤを利用した場合のパフォーマンスは、幼体期・成体期を通してショウリョウバッ

タとクルマバッタモドキで低い傾向が確認された（図 4.5-6c,d）。理由として、メリケンカル

カヤが外来植物であったことが挙げられる。外来植物は、それが在来の餌植物と近縁であっ

ても、匂いや栄養素のわずかな違いによって、在来の植食者が餌植物として利用しない場合

がある（Gillespie & Wratten 2011; Tallamy et al 2020）。本章で用いたメリケンカルカヤは 1940

年頃に日本で分布を広げ始めた北米原産の外来植物である（国立環境研究所 web site）。ま

た、メリケンカルカヤはススキとチガヤに族レベルで近縁であるが（Clayton et al 2006; Soreng 
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et al 2017）、生息地スペシャリスト種のショウリョウバッタモドキが利用した際のパフォー

マンスはススキとチガヤに比べて低くなっていた（図 4.5-6b）。在来のバッタ類のうち、分

布が餌植物によって規定される種は、外来種のメリケンカルカヤに適応しきれていない可

能性がある。 

ショウリョウバッタの幼体期とクルマバッタモドキに関して、畑地イネ科のメヒシバに

比較的高いパフォーマンスを示した（図 4.5c,d, 6d）。第 2 章において確認された畑地の縁に

おける生息地ジェネラリスト種の個体数密度の上昇は、施肥による餌植物を介したボトム

アップ効果に加えて（Trisnawati, Tsukamoto & Yasuda 2015）、メヒシバが餌として高い質をも

っていたことが原因かもしれない。 

 本章では、植物候種間に物理的防御形質（葉の硬度）の有意な差が確認されたが（図 4.7）、

バッタのパフォーマンスに対する影響は検出されなかった。イネ科植物は葉の物理的防御

形質を発達させているが（Ma & Yamaji 2006; Mir et al 2019）、バッタ類は発達した顎によっ

て植物の物理的防御を突破することが出来る（Bernays 1991; Miura & Ohsaki 2004）。本章で

用いたイネ科の物理的防御はバッタ類が克服可能なレベルであったと推測される。 
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図 4.1 サンプル採取地点 
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図 4.2 飼育容器 

a：幼体期, b：成体期 
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図 4.3 餌植物候補の系統関係 

Soreng et al（2017）が行った分子系統解析の結果をもとに作成した。 
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図 4.4 幼体の生存率（6 月） 

バッタ類 a: クルマバッタ, b: ショウリョウバッタモドキ, c：ショウリョウバッタ, d：

クルマバッタモドキ 

イネ科植物 A：ススキ, B：チガヤ, C：シバ, D：メリケンカルカヤ, E：メヒシバ, F：

エノコログサ 
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図 4.5 幼体の成長率（6 月） 

符号は多重比較検定で確認された有意差を基にしたパフォーマンスの差を示す 

b のショウリョウバッタモドキでは、エノコログサとメヒシバを与えた場合に生存個体が少

なく解析できなかったが、パフォーマンスは低いものとした 

c のショウリョウバッタでは、チガヤ(B)とメヒシバ(E)の間に差は確認できなかった 

d のクルマバッタモドキでは、メリケンカルカヤを与えた場合に全ての個体が死亡したため、

パフォーマンスは低いものとした 
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図 4.6 成体の成長率（8 月） 

符号は多重比較検定で確認された有意差を基にしたパフォーマンスの差を示す 

c のショウリョウバッタでは、分散分析の段階で有意差が確認されなかった 
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図 4.7 葉の硬度比較 

符号は多重比較検定で確認された有意差を基にした硬度の差を示す 
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表 4.1 ホスト植物の分布 

 

 

 

 

 

 

餌植物候補 分布 生息地環境 引用

ススキ アジア圏に広く分布
貧栄養な土壌を好み、半自然草地に
出現する。

堀江 & 根本 1990

長田 1989

チガヤ アジア, アフリカ, オーストラリア
生育可能な土壌条件の幅が広い。
攪乱耐性を持ち、刈り取り地で優占する。

富永ら 2007

長田 1989

メリケンカルカヤ

北米原産だが日本を含め、多く
の国に帰化している
日本では1940年頃から分布を広

げ始めた

酸性土壌に耐性があり、造成地や草地に
侵入して広がっている。

国立環境研究所 web site

環境省 web site

Clayton et al 2006

長田 1989

メヒシバ 世界の温帯～熱帯域に広く分布
畑地雑草
生育可能な土壌条件の幅が広く、富栄養な
土壌では爆発的に増える。

小林ら2005

堀江 & 根本 1990

長田 1989

エノコログサ 世界の温帯域に広く分布
畑地雑草
様々な環境に適応しており、畑地から都市
のアスファルトの隙間にも確認できる。

長田 1989

シバ 日本, 朝鮮, 中国
刈り取り頻度の高い草地に優占する。
酸性土壌に対して耐性を持ち、半自然草地
にも出現する。

浅野 & 本間 1998

長沼 2012

長田 1989
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5 章 総合考察 

5.1 バッタ類の有する草地環境の指標性 

 我が国の半自然草地は、20 世紀以降の開発や放棄に伴って衰退の一途を辿っている。こ

れまで明らかにされてきた全国的な草原性生物の減少は、そうした over use と under use の

現状を反映しており、生物多様性や伝統的景観の保全の観点からより多くの人々に認知さ

れるべきである。都市近郊における草原性生物の生息地は、生物多様性保全に加えて、都会

の人々にとっての環境教育の場としての役割が期待される（環境省 2014; 印西市 2020）。

都市近郊では現在も開発が進行しており、保全価値の高い草地の特定や管理方法の模索が

急務である。本研究では、草地に依存した植食性昆虫であるバッタ類を対象に、草地環境の

指標性の有無と草地における個体数の規定要因の解明に取り組んだ。 

 第 2 章では、生息地スペシャリスト種のバッタ類と草原性植物との分布に対応関係が確

認されたことから、生息地スペシャリスト種が草地環境の指標性を持つことが明らかとな

った。また、第 3 章では生息地スペシャリスト種のクルマバッタが長期間維持された半自

然草地に分布が偏る傾向が確認されたことから、生息地スペシャリスト種の中でもより優

れた指標性を有する可能性が示された。生息地スペシャリスト種のバッタ類は生息地では

個体数が比較的多く発見が容易なこと、同定に高い専門性が要求されないことから、モニタ

リングの対象として扱いやすい性質を有している（徳丸 1992; 柴田 2011）。海外ではヨー

ロッパの市街地に存在する放棄地において、土地利用強度に応じた草地の遷移段階と生物

多様性との関係評価にバッタ類が用いられた例がある（Eckert et al. 2017）。我が国におい

ても、一部の都道府県または市町村ではバッタ類を含む直翅目昆虫に草地環境の指標性が

認められているが（札幌市環境局環境都市推進部環境共生推進課 2016; 多摩市役所環境部

環境政策課 2013; 京都府環境部自然環境保全課 2015）、全国的な利用は行われていない。

調査地の存在する千葉県では、白井市において、草地環境の指標種として草原性植物と共に

クルマバッタが挙げられているが、これまで詳細な分布の傾向がつかめていなかった（白井
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市環境建設部 2010）。本研究は、クルマバッタの有する草地環境の指標性を裏付けるもの

となった。今後は都市近郊の草原環境をモニタリングするための指標種としてバッタ類の

活用を提言する。 

 

5.2 多様な草原性生物との共存に向けた草地管理 

 本研究で明らかになった生息地スペシャリスト２種の出現する草地環境の維持は、他の

草原性生物の保全に貢献することが期待できる。第 3 章では、生息地スペシャリスト 2 種

において草地内の植生高に対する真反対の応答が確認された。調査した半自然草地と造成

跡地の植生高は草刈りによって維持されているため、生息地スペシャリスト２種の共存は

草刈り頻度によって間接的に規定されている可能性がある。我が国において草刈りと草原

性生物との関係は植物を対象に多くの研究が行われており、年 2 回程度の草刈りを継続す

ることで草原性植物の種数が増加することや（Uchida and Ushimaru 2014; 金子ら 2012）、

草刈りのタイミングが個々の種の個体群の維持に影響することが明らかになっている（金

子ら 2013; Nakahama et al 2016）。Tsuzuki et al（2020）が、本研究と同地域の半自然草地

と造成跡地に出現する植物を対象に行った研究では、多くの草原性植物の出現率が草刈り

頻度に対して負の応答を示した一方で、一部の種には草刈り頻度に対する正の応答が確認

されている。本研究の結果を踏まえ、複数の草原性植物と生息地スペシャリスト種のバッタ

類の共存には、草刈り頻度の異質性が必要であり、画一的な管理は適さないと推測される。 

 

5.3 新たな草原性生物の生息地としての造成跡地 

第 2 章では、半自然草地に加えて造成跡地にも生息地スペシャリスト種と草原性植物が

分布することが明らかとなった。造成跡地は都市近郊における草原性生物の代替生息地と

なることが期待される（Öckinger et al. 2009; Anderson & Minor 2020）。しかし、半自然草

地に比べ、造成跡地では生息地スペシャリスト種の個体数密度と草原性植物の種数は低か



73 

 

った。加えて、第 3 章では造成跡地へのクルマバッタの移入の遅れが示された。これは分散

制限に加えて、造成跡地の植生が回復途上にあることが要因と推測される。保全価値の高い

造成跡地を特定し、草刈りによる適切な管理を今後も続けることで、草原性生物の再定着が

期待できるだろう（Gardiner et al. 2013; Klaus 2013; Tsuzuki et al. 2020）。 

保全上重要な造成跡地の特定に関して、生息地スペシャリスト種のバッタ類は草原性植

物よりも指標として適している可能性がある。理由として、草原性植物とバッタ類とで移入

の速度が異なることが挙げられる。植物に関して、攪乱後の群集の回復は埋土種子と周辺か

らの移入に依存する（Bakker et al 1996）。しかし、ツリガネニンジン（Adenophora triphylla 

var. Japonica）やワレモコウ（Sanguisorba officinalis L.）など、多くの草原性植物は埋土種

子を形成しない可能性が指摘されている（小柳ら 2011; 小山ら 2016）。加えて、これらの

種には散布能力の高くないものが含まれるため（Koyanagi & Furukawa 2013）、環境条件が

整っていたとしても移入が遅れる可能性がある。こうした移入の遅れ、すなわちcolonization 

credit（Cristofoli et al 2010; Török & Helm 2017）は、草原性植物による造成跡地の評価を

困難にすることが予想される。バッタ類はチョウ類には及ばないが、ある程度の移動能力を

有しているため、草原性植物と比較して早期に移入する可能性がある。しかし、造成跡地は

通常の半自然草地に比べて、土壌の栄養塩濃度や pH などが草原性植物の生育に適していな

い可能性があることにも留意する必要がある（Tsuzuki et al 2020）。保全上重要な造成跡地

の特定には、生息地スペシャリスト種の出現の有無を確認した後、土壌環境など、草原性植

物の生育に関わる環境要因の調査を行う必要があるだろう。 

 

5.4 空間明示的な保全の必要性 

 生物個体群の保全には、生息地環境の維持に加えて、生息地間のネットワークの維持も重

要となる。生息地スペシャリスト２種の個体数は、100m 以内の半自然草地と造成跡地の面

積率によって底上げされることが確認された。この応答スケールは、チョウ類で確認されて
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いる数キロメートルに比べ非常に狭い（Bruckmann et al 2010; Kajzer-Bonk et al 2016; 

Öckinger et al 2012）。同じ北総の半自然草地において Akeboshi et al (2015)がジャノメチョ

ウを対象に標識再捕獲法を用いて行った研究では、ジャノメチョウが最大 4.4km の範囲で

生息地ネットワークを形成することが明らかにされている。バッタ類は草原性のチョウ類

に比べて狭い空間スケールで生息地ネットワークを形成していると推測され、草原性生物

の生息地ネットワークの保全には、対象種に応じて異なる空間スケールを考慮する必要が

ある。 

 さらに注目すべきは、クルマバッタが 100m 以内の生息地間の連結性に加えて、景観内の

生息地パッチの配置によってより広い 500m~1km の空間スケールで、個体数が底上げされ

ている可能性が示されたことである。この生息地パッチの配置の効果は、歴史的効果と草地

の保全活動によって生じた可能性がある。Noda et al (2019)の土地利用図によると、底上げ

効果が示唆された生息地パッチのグループは、1880 年代から疎林ないし半自然草地が維持

されている区域に位置しており、パッチ周辺には 1980 年頃まで疎林が広がっていた。従っ

て、確認された底上げ効果は、かつて広範に存在した生息地の影響（extinction debt）の可

能性がある。また、それらの草地は 2010 年頃から現在に至るまで、貴重な里山景観の保全

や、環境学習の場として、積極的な草刈り管理が行われており（矢野 2010）、個体数の底上

げ効果は、人々による積極的な保全管理が行われたことによって発揮された可能性もある。 

 以上から、草原性生物の保全は、局所的な生息地環境の維持に加えて、狭い空間スケール

での生息地ネットワークと、より広い空間スケールでの保全地の配置を考慮して、空間明示

的に行っていく必要がある。 

 

5.5 北総地域における草地の保全に向けて 

5.5.1 北総地域における草原性生物の生息地の現状 

調査地の存在する千葉県北総地域には、8 世紀から 19 世紀半ばにかけて広大な半自然草
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地と疎林が存在した（千葉県企画部広報県民課 1983）。それらは 20 世後半までに農用地へ

と転換され、続く昭和 44 年～平成 26 年の千葉ニュータウンの開発を経て、現在はわずか

に伝統的な半自然草地と造成跡地が残されている（Noda et al 2019）。それらのうち、半自

然草地は土地所有者や地元のボランティアによって積極的に管理されている一方で、造成

跡地は近年の再開発によって建蔽地へと姿を変えつつある。千葉ニュータウン開発予定地

区の造成跡地に存在した草深原も、2013 年に保全の要望書が 3 つの学会から提出されたに

もかかわらず（日本自然保護協会 2013）、2016 年頃には最造成によって消失した。本研究

の調査期間の 2017 年～2018 年にも、生息地スペシャリスト種のバッタ類や草原性植物の

生息地となっていた複数の造成跡地が再開発によって失われた（Figure5_1）。今後も開発が

進行することで、バッタ類の様に比較的狭いスケールで生息地ネットワークを維持してい

る種の絶滅のリスクが高まってゆくと推測される。 

草地の開発に加えて、現在行われている草地の管理方法にも課題がある。草刈り管理によ

って維持されている半自然草地や造成跡地の中には、比較的良好な環境が維持された草地

がある一方で、画一的に強度な刈り取りが行われることで、ショウリョウバッタモドキや草

原性植物がエッジ付近に追いやられている草地も存在する。現地での観察と聞き込みから、

こうした植生は、人手不足解消や管理の簡略化、景観の美化を目的として、機械によって地

表面付近まで植生が刈り取られることや、年に高頻度で刈り取りが行われることで生じて

いた。これらの草地は個人が管理する草地や市の管理する緑地公園などであり、草地の管理

に草原性生物の保全の意図は存在しないことが伺える。草地の減少に加えて、草地内の環境

の悪化が草原性生物の減少に拍車をかけている可能性がある。 

 

5.5.2 課題の解決に向けて 

 上記の問題の解決に向け、現存する半自然草地に加えて、優先的に保全すべき造成跡地の

特定と、保全に適した管理方法の普及が必要となる。保全優先地の特定に関して、これまで
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に東邦大学をはじめ複数の機関が連携した牧プロジェクト（http://makipro.web.fc2.com/）

において、多様な草原性植物が出現する草地の地図化を目的に、指標性のある草原性植物 7

種を牧の七草として選出し、一般市民から分布情報の提供を募るなどの活動が行われてい

る。これらの草原性植物に加えて、生息地スペシャリスト種のバッタ類を用いることで、保

全価値の高い草地の特定に繋がることが期待される。 

 草地の管理に関して、複数の草原性生物の共存を目的とする場合、画一的な管理や強度な

刈り取りは望ましくない。具体的には、刈り取りの頻度を草原性植物の維持が可能な 2 回

から 3 回程度に抑え（Uchida and Ushimaru 2014; 金子ら 2012）、刈り取りの頻度やタイ

ミングを草地内または隣接する草地間で変えることで、複数種の草原性植物の出現を促す

とともに、植生高の異質性と、特定の植生に依存した種の避難場所を創出することで、生息

地スペシャリストのバッタ類 2 種の共存を目指すことが望ましい。少なくとも、刈り取り

頻度の高い草地において刈り取りの回数を抑えることに関しては、コストの面からも実現

可能性が見込まれる。 

保全活動の遂行には、保全上重要な草地の所在やその管理方法が、行政－保全団体－市民

間で共有されることが重要である。北総地域には地域ごとに環境保全を目的とした組織が

複数存在しており、それらの団体が行政や土地の所有者と連携する必要がある。保全価値の

高い草地の所有者に草地の価値や管理方法をレクチャーすると共に、その位置情報を行政

と共有し地図化してゆくことで、生息地ネットワークの構築にも貢献できる可能性がある。 

北総地域では 2006 年に複数の団体が合同で北総里山クラブを設立し、市民・企業・有識者・

行政と連携して2009年には元々企業庁用地であった谷田武西の草地を含む谷津一帯の保全

活動を実現した実績があり（矢野 2010）、市民－保全団体－行政間の連携の素地が存在す

る。今後はより強固な連携の下、北総地域一帯で草原性生物の保全に向けた取り組みを行っ

てゆく必要があるだろう。 
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Figure5_1 第 3 章の調査プロットと 2017 年～2018 年の間に開発された草地 

  は開発された造成跡地と半自然草地（1~10ha） 

草地には草原性植物をはじめ、ショウリョウバッタモドキやクルマバッタなどが出現していた 
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摘要 

我が国の草原生態系の多くは、最終氷期以降のさまざまな人為的攪乱によって維持されて

きた。しかし現在、開発や放棄によってその面積は明治初頭の約 100 分の 1 にまで減少し、

多くの草原性生物の絶滅が危惧されている。 

都市部と農村の中間に位置する郊外地域は、生物多様性の保全に加え、多様な生態系サービ

スを供給している点で近年注目を集めている。一方、郊外地域には、半自然草地に加え、造

成跡地、農用地周辺などに複数タイプの二次草地が存在している。郊外地域における草原性

生物の分布とその規定要因を解明することで、保全優先地の選定とその管理法の模索に資

する知見が得られるだろう。本研究では草地環境に依存した植食者として、農村から都市に

かけて広く分布するバッタ類を対象とし、上記の課題に取り組んだ。 

 第 1 章では千葉県北総の台地（柏市・白井市・印西市）に点在する 5 タイプの草地（半自

然草地、造成跡地・休耕畑地、畑地の縁、水田畦畔の草地）を対象に、そこに出現する草本

植物とバッタ類の網羅的な調査を行い、草原性植物と対応した分布を示すバッタ類を抽出

した。 

その結果、バッタ類は生息地スペシャリストとジェネラリストに区分され、生息地スペシャ

リストは半自然草地と造成跡地に分布が制限された。その分布は希少種を含む草原性植物

の分布とほぼ一致した。これは、中程度の管理圧によって、好適な餌資源と空間構造が草地

内に創出されたことが原因と推測された。 

 第 3 章では、半自然草地と造成跡地内に生息する生息地スペシャリスト 2 種（クルマバ

ッタ、ショウリョウバッタモドキ）および生息地ジェネラリスト 3 種（クルマバッタモド

キ、ヒナバッタ、ショウリョウバッタ）を対象に、生息地内の植生構造や生息地の維持年数・

周辺の景観要素に対する応答を比較した。 
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 その結果、各環境要因への応答は対象種各種で異なった。局所環境への応答は生息地スペ

シャリスト 2 種間で顕著に異なり、それぞれ異なるマイクロハビタットを利用しているこ

とが明らかとなった。また、生息地スペシャリスト種のクルマバッタは草地の維持年数に対

して正に応答し、追加解析の結果、造成跡地への移入の遅れが示唆された。景観要素への応

答は、生息地スペシャリストが生息地ジェネラリストに比べ、より狭い 100m 以内の半自然

草地と造成跡地の面積率に正の、森林率に負の応答を示した。さらに、生息地スペシャリス

ト種のクルマバッタの個体数は、500m~1km 以内の空間スケールにおける良好な生息地の集

中的な分布に正の応答を示した。従って、生息地スペシャリスト種の個体数の底上げには、 

近隣の生息地との連結性（移動しやすさ）に加えて、より広いスケールの生息地パッチの配

置が重要であることが示唆された。 

第 4 章では、バッタ類の分布を規定するメカニズムを解明するため、餌植物に対するパフォ

ーマンスを飼育実験で明らかにした。生息地スペシャリストと生息地ジェネラリストのバ

ッタ類各 2 種を対象に、イネ科草本の中から、半自然草地・造成跡地と農用地で優占する計

6 種のイネ科植物を餌として与え、バッタ類の生存率と成長率を比較した。 

その結果、生息地スペシャリストのうち一方は、半自然草地・造成跡地の指標種を与えた場

合に生存率・成長率ともに高く、餌資源によって分布が規定されることが示された。もう一

方の種は与えたイネ科間で差は確認されなかった。一方、生息地ジェネラリストでは、半自

然草地・造成跡地の指標種も農用地の指標種も餌として利用可能であること、農用地の指標

種で高い生存率と成長率を示すことが明らかとなった。 

 総合考察では、上記の結果を基に、都市近郊に存在する二次草地の保全へのアプローチに

ついて議論した。二次草地の環境指標として、これまでバッタ類の積極的な活用は行われて

こなかったが、本研究の結果は生息地スペシャリストのバッタ類が草原性植物を含む草地

環境の指標種として適した特性を有することを示した。 

保全に関して、生息地スペシャリスト種は異なるマイクロハビタットを利用していたこと
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から、草地の画一的な管理は保全上有効ではないことが推測された。また、本研究の結果、

半自然草地に加えて造成跡地も草原性生物の生息地として機能することが明らかになった。

保全価値の高い造成跡地の特定には、生息地スペシャリスト種のバッタ類を指標とした簡

易的な評価が有効となるだろう。 

生息地スペシャリスト種が、草原性チョウ類と比較して狭い 100m 以内で生息地ネットワー

クが構築されている可能性が示されたこと、そのネットワークに加えてより上位の空間ス

ケールの草地の配置も草地内の個体数を底上げする可能性が示されたことから、都市近郊

における草原性生物の保全には、草地環境の管理とともに、複数の空間スケールで生息地ネ

ットワークを意識した空間明示的な保全政策を行ってゆく必要がある。そうした保全活動

の実現には、行政－保全団体－市民のさらなる連携の強化が望まれる。 
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