
1 

 

 

 

博士論文 

 

 

農地景観におけるミヤマシジミの 

メタ個体群の保全に向けた草刈り管理体系の探索 

 

 

 

 

 

 

 

出戸 秀典 

 

 

  



2 

 

目次 

 

第 1 章：序論 ........................................................................................................................... 3 

第 2 章：局所個体群サイズが撹乱頻度とタイミングから受ける影響 ................................. 10 

2.1 はじめに .................................................................................................................... 10 

2.2 方法 ........................................................................................................................... 13 

2.3 結果 ........................................................................................................................... 18 

2.4 考察 ........................................................................................................................... 20 

2.5 図表 ........................................................................................................................... 23 

第 3 章：草刈り実験による撹乱強度の効果の検証 ............................................................... 30 

3.1 はじめに .................................................................................................................... 30 

3.2 方法 ........................................................................................................................... 32 

3.3 結果 ........................................................................................................................... 35 

3.4 考察 ........................................................................................................................... 37 

3.5 図表 ........................................................................................................................... 40 

第 4 章：局所の撹乱レジームの改変がメタ個体群の生息地ネットワークに及ぼす影響 .... 45 

4.1 はじめに .................................................................................................................... 45 

4.2 方法 ........................................................................................................................... 48 

4.3 結果 ........................................................................................................................... 51 

4.4 考察 ........................................................................................................................... 52 

4.5 図表 ........................................................................................................................... 54 

第５章：総合考察 .................................................................................................................. 58 

5.1 図表 ........................................................................................................................... 67 

引用文献 ................................................................................................................................ 68 

謝辞 ........................................................................................................................................ 82 

摘要 ........................................................................................................................................ 83 

 

  



3 

 

第 1 章：序論 

 

・生物多様性の損失とその原因 

近年の生物多様性の損失は、深刻な速度で進行しており、人間社会にも大きな影響を及ぼ

している(Resch et al. 2022)。生物多様性の損失を抑え、回復させていくことは国際的な主

要な課題の一つであり、2021 年からの 10 年間を「国連生態系回復の 10 年」として定めら

れている（United Nations 2019）。その損失の主な要因には、気候変動や侵略的外来種、汚

染などが挙げられるが、それ以上に大きな要因として土地改変が指摘されており（IPBES 

2020）、それによる生息地面積の減少や生息地の分断化が進行している(Haddad et al. 2015; 

Brudvig et al. 2015)。生息地の面積が減少すると、維持できる個体数が減り、局所絶滅が生

じやすくなる(Hanski 1998)。また生息地の分断化が進むほど、生物の移動分散による再定

着やレスキュー効果が生じにくくなり、遺伝的多様性の減少や占有する生息地パッチの減

少を招いてしまう(Hanski 1994, 1999; Ojanen et al. 2013)。したがって、土地改変に伴い生

息地がパッチ状になってしまった景観の中で生物多様性を保全するためには、生息地パッ

チで成立する局所個体群が生息地パッチ間の移動分散によって連結して形成されるメタ個

体群の視点が極めて重要となっている(Johansson et al. 2017; Howell et al. 2018, 2020)。 

 

・メタ個体群と撹乱 

メタ個体群とは、パッチ状の生息地にそれぞれ成立する局所個体群がある程度独立して

るものの、生物の移動分散によって緩く繋がった空間構造のある個体群を指す(Hanski 

1999; Baguette 2004)。メタ個体群の持続性には移動分散と局所個体群動態およびその同調

性の程度が重要である(Schtickzelle et al. 2007; Baguette et al. 2011)。古典的なメタ個体群

理論では、移動分散や同調性は生息地パッチ間の距離に、局所個体群動態は生息地パッチの

面積に強く影響を受けるとされ、この２つの変数によってメタ個体群構造を説明できると
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考えられてきた(Hanski 1999; Ellner and Fussmann 2003)。しかし、近年では生息地パッチ

内部の要因（生息地の質）がメタ個体群動態を駆動することが指摘されている(Thomas et 

al. 2001; Fleishman et al. 2002; Hodgson et al. 2009; Baguette et al. 2011)。生息地の質は局

所個体群の増加率に影響を与えるだけでなく、移出入や定着のプロセスにも影響を与える

ため(Stevens et al. 2010; Baguette et al. 2011)、局所個体群の絶滅やメタ個体群全体の存続

にも寄与する。生息地の質を 2 つに大別すると、生物的なもの（餌、天敵、共生者など）

(Dennis et al. 2003; Yamanaka et al. 2009; Altermatt et al. 2012; Senft et al. 2017)と物理的

なもの（撹乱や微気候、微地形など）(Fortuna et al. 2006; Altermatt et al. 2012)とがあり、

物理的なものが直接、あるいは生物的なものを介して間接的に局所個体群に影響すると考

えられる。撹乱は生息地の質と局所個体群動態を大きく改変し、メタ個体群全体の安定性や

持続性に影響を及ぼすことが指摘されている(Caruso et al. 2010; Johansson et al. 2012, 

2017)。 

 

・撹乱レジーム（頻度・強度・タイミング） 

撹乱は、生態系や生物多様性の維持や崩壊に大きな影響力を持っている(Sousa 1984; van 

der Maarel 1993)。干ばつ(Pollock et al. 1998; Fernández et al. 2016)や山火事(Fortuna et al. 

2006)、台風(Spiller and Schoener 2007)などの自然由来のものから、放牧(Bullock and 

Pakeman 1997; Frank 2005; Johansson et al. 2017)や草刈り(Johst et al. 2006; Uchida and 

Ushimaru 2014; Nakahama et al. 2016)、火入れ(Anderson et al. 2014; DeSiervo et al. 2015; 

Mutz et al. 2017)、伐採(Caruso et al. 2010; Fedrowitz et al. 2012; Zartman et al. 2012)など

の人間活動由来のものまである。特に最近の気候変動に伴う洪水や山火事は生物多様性の

損失を加速させていることが指摘されている(Kelly et al. 2020)。しかし、撹乱がもたらす影

響は撹乱のレジーム（種類や頻度、強度、タイミングなど）によって様々である(Miller et al. 

2011; Hall et al. 2012)。例えば草地で生じる撹乱でも、火入れや草刈り、放牧によって、生
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態系にはそれぞれ異なる影響が及び(Sousa 1984; van der Maarel 1993)、更に放牧と一言で

言っても、家畜の種類によって影響が異なることが知られている(Bullock and Pakeman 

1997; Ellis 2003)。また、撹乱頻度や強度は中規模であると種多様性が高まることが多くの

研究から示唆されており(Connell 1978; Huston 1979; Buckling et al. 2000; Molino and 

Sabatier 2001; Cadotte 2007; Uchida and Ushimaru 2014)、撹乱のタイミングも種の共存や

種組成に影響を及ぼすことが指摘されている(Crawley 2004; Smith 2006; Hall et al. 2012)。

一方で、陸上植物や植物プランクトンなどの生産者群集や個体群に対する撹乱の効果はこ

れまで多くの研究で示唆されてきたが、消費者群集に対する効果については研究が不足し

ており、消費者個体群に対する効果についてもほとんどわかっていない(Humbert et al. 

2012b; Jakobsson et al. 2018)。消費者の種多様性は生産者の種多様性に影響される場合もあ

るが、状況依存性が高く(Shinohara and Yoshida 2021)、撹乱レジームによってもその関係

性は大きく変化するかもしれない。消費者個体群は多様な生産者を餌とする場合もあるが、

特定の餌種に依存することも多く、餌種の撹乱応答によって影響が異なるだろう。また、消

費者は生産者に比べて移動性で勝るため、撹乱レジームによっては直接のダメージを受け

にくいかもしれない。消費者の移動分散によって形成されるメタ個体群に対しても多様な

撹乱レジームが及ぼす影響について理論的な示唆は複数あるものの(Ellner and Fussmann 

2003; Johst and Drechsler 2003; Wilcox et al. 2006)、実際の野外ではあまり検証されていな

い。 

 

・草地生態系とチョウ類 

人為撹乱によって維持されている代表的な生態系の一つに半自然草地があげられる。ア

ジアモンスーン地域などで見られる高温多湿な気候は草地を森林へと遷移させるが、放牧

や草刈り、火入れ等の人間活動によって遷移がリセットされることで、多くの草地が維持さ

れてきた(Ushimaru et al. 2018; Ohwaki 2018)。しかし、化石燃料の普及や生活様式の変化
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などに伴い、人為撹乱のレジームが近年大きく変化したことで、半自然草地の生物多様性の

損失が深刻化している(大窪 2002; Ushimaru et al. 2018)。 

草 原 性 チ ョ ウ 類 は 草 地 の 生 物 多 様 性 を 指 標 す る 分 類 群 と し て 知 ら れ て い る が

(Oostermeijer and van Swaay 1998; Stefanescu et al. 2005)、近年の草原の縮小や劣化、分断

化によって、その多くが絶滅の危機に瀕している。例えば、オオウラギンヒョウモンやオオ

ルリシジミ、チャマダラセセリなどは放牧や採草、火入れによって維持されてきた草地に生

息していたが、乱獲や生息地の破壊だけでなく、草資源の利用価値が失われたことによる人

為撹乱の減少や、スキーやゴルフ等の利用目的の変化などにより、生息環境が大きく改変さ

れ、全国各地で絶滅した(Nakamura 2011)。したがって、草原性チョウ類にとっての最適な

撹乱レジームを明らかにすることは草原性チョウ類の保全、ひいては半自然草地の生物多

様性を保全していく上で重要である。 

草原性のチョウ類は農地の脇や放牧地などのパッチ状の半自然草原に暮らしている種も

多く、生息地パッチ間を移動することでしばしばメタ個体群を形成する(Wahlberg et al. 

2002; Johst et al. 2006; Hodgson et al. 2009; Kőrösi et al. 2014; Schwarz and Fartmann 2021)。

このことからメタ個体群研究の対象として多く扱われてきた歴史があり(Thomas and 

Harrison 1992; Ojanen et al. 2013)、また、生息地パッチでは撹乱が頻発するため、草原性

チョウ類のメタ個体群に及ぼす撹乱の影響の強さについても近年示唆されている(Johst et 

al. 2006; Hodgson et al. 2009; Johansson et al. 2017)。つまり撹乱の効果は、局所個体群だけ

でなく、生息地パッチの生物的な質の変化とそれによる移出入や定着のプロセスを通して、

メタ個体群全体に波及する可能性がある。したがって、草原性チョウ類のメタ個体群を保全

していく上では、メタ個体群の生息地ネットワーク構造を理解し、適切な生息地パッチに適

切な撹乱レジームを生じさせることが求められる。 

 

・対象種ミヤマシジミと調査地 
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草原性チョウ類の 1 種であるミヤマシジミ Plebejus argyrognomon は、ヨーロッパから

東アジアまでユーラシア大陸に広く分布し、北アメリカ大陸の一部にも生息する（GBIF 

2023）。日本のミヤマシジミは亜種に分けられており、本州中部を中心に、関東や東北南部

にも分布する(Zhang and Miyashita 2018)。ヨーロッパでは年 2 回(Settele et al. 2008)、日

本では年 3～5 回ほど（福田ほか 1984）発生する多化性で、日本では幼虫はマメ科小低木

のコマツナギ Indigofera pseudotinctoria のみを食べるスペシャリストである(川副 ＆ 若林 

1976)。幼虫期と蛹期はアリとの共生関係が知られている。幼虫はアリの好む体表成分とア

ミノ酸を多く含む分泌物でアリを誘引し、集まってきたアリに分泌物を与えて天敵から身

を守っており、蛹も体表にアリの好む成分を有している（渡辺 & 萩原 2004; 大村ら 2009）。

食草のコマツナギは展葉する 4 月末～5 月上旬から、落葉する 10 月下旬～11 月中旬までの

間で、洪水や火入れ、草刈り等の撹乱が度々生じてもシュートや葉、花を再生する能力を持

ち、河川敷や堤防、農地の畔や土手など適度に撹乱が生じる場所に生えるため、ミヤマシジ

ミも河川沿いや農地周辺、山地の採草地などの撹乱環境に広く生息していた（清 1983）。し

かし近年では、洪水や草刈りなどの撹乱レジームの改変や河川改修に伴い、多くの生息地で

絶滅が報告されている（萩原ら 2009）。現在でも複数の生息地で安定して発生が確認され

ているのは長野県のみであり、山梨県、栃木県、静岡県、富山県、岐阜県では生息地が非常

に限られており、2012 年に環境省の絶滅危惧ⅠB 類に指定されている(Nakamura 2011)。 

長野県南部は現在でも天竜川とその支流の堤防に生息地が点々と残されているが、飯島

町と中川村には未だに農地景観に数多くの生息地がパッチ状に点在し、それらが成虫の移

動分散によって連結することでメタ個体群を形成している(Miyashita et al. 2021)。飯島町

と中川村の農地景観に生息するミヤマシジミは、年 3 回発生し、卵で冬を越した後、コマツ

ナギが展葉する 4 月末～5 月上旬に 1 世代目の幼虫が孵化し、成長して羽化した成虫は 5 月

下旬～6 月中旬に発生する。2 世代目の幼虫は 6 月下旬～7 月中旬に見られ、成虫は 7 月中

旬～8 月上旬に発生する。3 世代目になると発生がばらつき、幼虫は 8 月中旬～9 月中旬、
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成虫は 9 月上旬～10 月中旬に見られ、越冬卵は 9 月下旬以降にコマツナギの根元近くに産

み付けられる。農地景観の生息地の多くは畔や土手、農道の法面にあり、多様な頻度やタイ

ミング、強度での草刈りが行われているが、近年改良が進む草刈り機の普及に伴い、ミヤマ

シジミを始めとする多くの草原性生物の生息が脅かされている。 

 

・本研究の目的 

本研究では、絶滅危惧種ミヤマシジミのメタ個体群動態への草刈り管理体系（草刈り頻

度・タイミング・強度）の効果を明らかにすることで、メタ個体群の保全策を提言すること

を目的とする。調査は、日本でミヤマシジミが最も多く生息する長野県上伊那郡飯島町と中

川村の農地景観で行った。調査地は天竜川とその支流の河岸段丘上にあり、中央アルプスの

裾に広がる森林や段丘林、渓谷に囲われている。ミヤマシジミが段丘林や渓谷を超えて長距

離移動することは考えづらいため、調査地の個体群を一つのメタ個体群と捉えた。 

まず、草刈りの頻度とタイミングがミヤマシジミの局所個体群に影響を及ぼすかを明ら

かとするために、第 2 章では、全ての生息地パッチの連結性を評価したうえで、草刈り頻度

とタイミングや、局所個体群サイズ、植生、共生アリを調べ、最適な草刈り頻度とタイミン

グを推定した。次に第 3 章では、第 2 章で示唆された５～８月に 1 回の草刈り頻度と成虫

期の草刈りタイミングの効果を検証することと、草刈り強度の効果を評価することを目的

に、4 年間に及ぶ草刈り実験を行った。実験区には地際刈区と 10 ㎝高刈区、20 ㎝高刈区の

3 つの処理区を設け、撹乱レジームが局所個体群動態に及ぼす影響を、食草や共生アリ、連

結性の効果を加味して推定した。第 4 章では、草刈り実験による攪乱レジームの改変の効

果が、局所だけでなく、メタ個体群やモジュール構造に波及するかを示すために、生息地ネ

ットワークを明示し、保全上重要な生息地パッチを選定した。第 5 章の総合考察では、第 2

～4 章の結果を受けてミヤマシジミのメタ個体群維持に資する撹乱レジームについて概説

し、ミヤマシジミを含めた草原性生物のメタ個体群保全に対し、本研究の結果がどのように
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貢献できるかを議論した。 
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第 2 章：局所個体群サイズが撹乱頻度とタイミングから受ける影響 

 

2.1 はじめに 

撹乱が生態系や生物多様性に及ぼす影響は大きく、そのレジームによって個体群や群集

を維持にも崩壊にも導く(Sousa 1984; van der Maarel 1993)。撹乱レジームの中でも、撹乱

の頻度については理論研究や実証研究で特に注目されており(Miller et al. 2011; Hall et al. 

2012)、その効果の強さが多く示唆されてきた。撹乱頻度が中程度で、増加率は高いが競争

に弱い種と増加率は低いが競争に強い種とが共存可能となるという中規模撹乱仮説は多く

の研究から支持されており(Connell 1978; Huston 1979; Buckling et al. 2000; Molino and 

Sabatier 2001; Cadotte 2007; Uchida and Ushimaru 2014)、競争に弱く増加率も高くない希

少種も生息できるようになることが多い(Uchida and Ushimaru 2014)。一方で、撹乱は一時

的に生物の生息環境を破壊するだけでなく、生物に直接ダメージも及ぼすため、頻度だけで

なくタイミングも大きな影響を及ぼすはずである。 

理論や実験研究によれば、撹乱が対象とする種や分類群のどの生活史段階で生じるかは、

その種の個体群動態に大きな影響を及ぼす可能性がある(Brys et al. 2004; Jantunen et al. 

2007; Gignoux et al. 2009)。例えば植物においては、開花期と草刈りタイミングが一致する

と遺伝的多様性の減少(Nakahama et al. 2016)や繁殖成功率の減少が生じたり(Jantunen et 

al. 2007; Nakahama et al. 2016)、火入れが初夏の場合は春の場合より植物の開花数(Fill et 

al. 2012)や発芽率(Shepherd et al. 2012)を高めたりすることが野外でも確かめられている。

しかし、野外において撹乱のタイミングの重要性を明らかにした研究は少なく、生産者に比

べると、昆虫などの消費者に対する攪乱タイミングの影響はまだほとんどわかっていない

(Humbert et al. 2012b; Jakobsson et al. 2018)。昆虫のような消費者は幼虫と成虫とでは活

動性や行動圏が大きく異なるため、また、植物とは異なり体の損傷部位を再生させることが
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難しいため、植物と比べて撹乱タイミングの効果がより大きいかもしれない。 

草原性チョウ類は人為撹乱によって成立する半自然草地を代表する分類群であり

(Oostermeijer and van Swaay 1998; Stefanescu et al. 2005)、半自然草地の減少や質の劣化に

伴い、草原性チョウ類も大きく減少している(Nakamura 2011)。その主要な原因である撹乱

レジームの改変は、チョウ類の群集や個体群サイズにも大きく影響を与える(Wahlberg et al. 

2002; Johansson et al. 2017)。既存研究では、草刈り頻度が年に 1 回のとき、チョウ類の多

様性も個体数も最大となると報告されている(Johst et al. 2006; Kőrösi et al. 2014; Schwarz 

and Fartmann 2021)。撹乱タイミングに関しては、幼虫期の草刈りや放牧によって死亡率

が高まること(Courtney and Duggan 1983; Humbert et al. 2010; van Noordwijk et al. 2012)

や、成虫期の草刈りによって移出が促進されること(Popović and Nowicki 2023)などが知ら

れている。昨今、草原性チョウ類の衰亡が深刻化する中で、草原性チョウ類をいかに保全し

ていくかは生息地の管理（人為撹乱）にかかっていると言っても過言ではないが、局所個体

群やメタ個体群にとって望ましい管理の頻度やタイミングについては議論の余地が多く残

されている。 

本章では、農地景観に生息するミヤマシジミのメタ個体群を対象に、撹乱の頻度やタイミ

ングが個体群動態に与える影響を明らかにすることを目的とする。本種が生息する農地景

観では、生息地パッチがある畔や土手によって管理する農家がしばしば異なるため、局所個

体群が受ける撹乱の頻度やタイミングは様々である。植物が成長する 5～8 月での草刈り頻

度は場所によって 0～5 回のばらつきがある（図 S2.2）。本種の食草であるコマツナギは小

低木であるが、草地に生育し、他の植物との競争に弱いため、5～8 月に 1 回程度の草刈り

によって遷移が抑えられ、生育しやすくなると考えられる。したがって、ミヤマシジミも同

様の草刈り頻度の生息地で個体数が多くなると予想される。また、本種の成虫は丈の低い草

地を好むため（福田ほか 1984）、成虫期の草刈りによる移出は少なく、むしろ幼虫期の草刈

りは直接の死亡に加えて餌不足を引き起こすと考えられるため、影響がより大きいかもし
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れない。また本種は調査地において年 3 回発生するため、世代により最適な撹乱タイミン

グが異なるかもしれない。加えて、本種が幼虫期に専食するコマツナギや、幼虫期や蛹期に

任意共生関係を築くアリも、撹乱の影響を受けるだろう。 

本研究では、撹乱の回数とタイミングの影響を分離して評価するため、2 段階の解析ステ

ップをとる（表 2.1）。その理由は、回数は年単位の要因であるが、タイミングは世代ごとに

評価でき、また回数とタイミングは相関するため、一括した解析は難しいからである。第一

段階では、年間の平均局所個体群サイズと撹乱頻度の関係から、適切な撹乱頻度を明らかに

する。この際、局所個体群サイズに影響する生息地の連結性とパッチの面積を共変量として

考慮する。第二段階では、第一段階の解析で明らかになった適切な草刈り頻度のもとで、局

所個体数を最大化する撹乱タイミングを推定する。その際に局所個体群に影響する生息地

の連結性に加え、生息地の質の効果も同時に評価する。 

本研究では、以下の 3 つの疑問を検証する。 

① 連結性が高いパッチでは成虫の移入によって局所個体群サイズ（幼虫個体数）が底上げ

されるか。 

② 本種の発育期間のうちに 1 回草を刈る生息地で局所個体群サイズ（幼虫個体数）が最大

となるか。 

③ 成虫期（6 月上旬、7 月下旬）に草を刈ることで局所個体群サイズ（幼虫個体数）が最

大となるのか。 
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2.2 方法 

調査地と対象種 

調査は長野県飯島町と中川村の農地景観（東経 137 度 55 分、北緯 35 度 40 分、標高 687m）

で行い、図 2.1 に示した範囲を一つのメタ個体群と捉えた。この範囲内に生えている食草の

コマツナギ群落の位置を網羅的に踏査し、ミヤマシジミ成虫の行動圏の観察をもとに、生息

地パッチを各食草群落から 10m バッファーを発生させて重なりあう範囲と定義した

(Thomas and Harrison 1992; Ojanen et al. 2013)。2018 年に生息地パッチ 143 個（食草群

落 286 個）、2019 年には新たに見つけたものも含めて生息地パッチ 159 個（食草群落 339

個）で調査した。食草群落は畔や土手、道の法面に主にあり、ため池の土手や人家の庭、グ

ラウンドの端、林縁などにもある。それらは放棄された場所を除いて全て草刈りによって維

持されており、農家や住民などの草刈り主体は食草群落ごとによって異なるため、距離的に

近くても草刈り管理体系が大きく異なることが多い。更に、食草群落によっては一部のみ草

が刈られたり、草刈りタイミングが部分的に異なったりする。 

ミヤマシジミは幼虫期に、コマツナギのみを食べる以外にアリとの共生関係があること

が知られている。調査地ではミヤマシジミの幼虫に 6 種類近くのアリが随伴していること

を確認した（図 S2.1）。本種は多化性であり食草の根元付近に産み付けられた卵で越冬後、

調査地では年間に 3 回（1 世代目：5 月下旬～6 月中旬、2 世代目：7 月中旬～8 月上旬、3

世代目：9 月上旬～10 月中旬）成虫が発生する。 

 

チョウの個体数 

草刈りによる影響の程度が異なると考えられる、成虫と幼虫のそれぞれの個体数を調べ

た。調査は 2018 年と 2019 年の 2 年間行った。調査は各世代で行い、成虫は２週間に１回

全ての生息地パッチで、幼虫はピーク時に１回全ての食草群落で調べた。成虫については重

複カウントを避けるために、生息地パッチ中を歩き、各個体の位置を地図にプロットして個
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体数を調べた。生息地パッチの多くが線上であり、面積も大きくはないため（中央値：1073

㎡）、この調査方法で局所個体数を評価できると考えられる。実際に 2020 年 6 月に 9 か所

の生息地パッチで 3 回の繰り返し調査を行ったところ、3 回とも同様の個体数を記録できた

（1 回目と 2 回目の相関係数 r = 0.906、２回目と 3 回目の相関係数 r = 0.954）。幼虫は特

徴的な食べ跡を食草に残すため、食痕の有無を全ての株で調べた。幼虫を見つけた場合は随

伴アリも記録した。各食草群落の幼虫の個体数は、実際に見つけた幼虫数と、食痕のみ見つ

けた数を足した値を用いた（Wahlberg et al. 2002）。幼虫調査は雨天時以外、成虫の調査は

天気の良い風の弱い日に午前 9 時から 16 時まで行った。 

 

植生調査 

食草の量を調べるために、2m×2m のコドラートを各食草群落に設置し、コドラート内の

食草の被度と草丈、全体の植生被度と草丈を記録した。コドラートは群落の面積や形状に応

じて数も増やし（1～12 個）、食草群落を平均する被度や草丈を推定できるようにした。調

査は 2018 年と 2019 年の６月と 7 月と 9 月に行った。 

 

アリ個体数 

幼虫と共生するアリの相対密度を調べるために、各食草群落に設置したコドラートの中

心にピットフォールを仕掛けた。ピットフォールには直径 5 ㎝・深さ 4 ㎝の円筒状の容器

（ねじ口 U 式容器（スチロール管瓶）、池田理化）を使用した。容器の中に 3 倍希釈のは

ちみつ水溶液と魚肉ソーセージ 1 ㎝角、中性洗剤数滴の他に、哺乳類などによる掘り返し

を防ぐための唐辛子を入れ、設置して 24 時間後に回収した。トラップは 2018 年と 2019

年の６月と８月の 24 時間雨が降らない日に設置した。 

 

草刈りの記録 
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5～10 月は 1 週間に 1 回以上のペースで全ての食草群落に訪れ、植生コドラートごとに

刈られたかどうかを記録した。コドラートごとの草刈り頻度の平均回数をその食草群落の

草刈頻度とし、過半数のコドラートが刈られた日をその食草群落の草刈日とした。 

 

統計解析 

撹乱頻度と撹乱タイミングの効果を別々に評価するために、2 段階の解析ステップをと

った（表 2.1）。最初のステップでは、年間の平均局所個体群サイズと草刈頻度の関係か

ら、適切な草刈頻度を明らかにした。幼虫期は撹乱の影響が強く出ると考えられるため、

局所個体群サイズは幼虫の個体数とした。そのため、１世代目の幼虫がいる５月初めから

３世代目の幼虫がいる８月末までの期間に草刈りされた回数を草刈り頻度とした。次のス

テップでは、草刈り頻度 1 回の下で局所個体数を最大化する草刈日を推定した（結果よ

り）。 

 

1. 草刈り頻度の効果 

幼虫個体数と草刈頻度の関係を明らかにするために非線形性を考慮できる GAMＭを用

いて解析した。解析は 2018 年と 2019 年でそれぞれ行った。 

統計モデルは以下である。 

log⁡(𝐿𝑖) = 𝛽0+𝛽1𝑠(𝐹𝑖) + 𝛽2𝐴𝑟𝑒𝑎𝑖 + 𝛽3𝑆𝐼 + 𝐼 + 𝜀  …(1) 

目的変数𝐿は全世代（１～３世代）の幼虫個体数を平均した値とした。説明変数には 5～8

月の草刈頻度𝐹と食草群落面積𝐴𝑟𝑒𝑎、連結性指標𝑆を入れた。草刈頻度𝐹にのみ非線形性を

考慮した（𝑠()は平滑化スプラインを表す）。i は食草群落を表し、𝐼は食草群落が属する生

息地パッチの ID であり、ランダム効果を表す。𝛽は係数、𝜀𝑒はゼロ過剰負の二項分布に従

う誤差項を表す。連結性指標𝑆は以下の式で表現できる。 

𝑆𝐼 =∑𝑁𝐽𝑒𝑥𝑝(−𝛼𝑑𝐼𝐽)

𝐼≠𝐽

  …(2) 



16 

 

𝑑𝐼𝐽は生息地パッチ I の辺縁と生息地パッチ J の辺縁とを結ぶ線分のうち、最短となる線分

の距離を表し、𝑁𝐽は生息地パッチ J における全世代の平均成虫個体数とした。αは移動分

散のパラメータであり、1/α（㎞）が移動平均を表す（Hanski 1999）。 

最もモデルの予測性の高い移動分散スケールを推定するために、既存研究に基づいて異

なるスケールのモデルをそれぞれ作成した（α＝1，2，4，10、順に 1000m、500m、

250m、100m の平均移動能力を表す）(Zhang and Miyashita 2018)。その後 WAIC を用い

て最も予測性の高いモデルを選択した。ベストモデルの各説明変数の効果も評価した。 

全ての説明変数は標準化して用いた。解析ではＲの｛brms｝パッケージ(Bürkner 2017)

を用いてベイズ手法による GAMＭを作成し、｛MuMin｝パッケージ(Barton 2019)を用い

て WAIC に基づいてモデル選択した。推定では 5 本のマルコフ連鎖を 5000 回繰り返し、

初めの 1000 回は除外した（burn-in）。収束性は Gelman-Rubin（𝑅）を用いて評価し、全

てのパラメータが𝑅 < 1.05 であった。各説明変数の係数の事前分布はほとんどを無情報と

した（表 S2.1）。 

 

2. 草刈りタイミングの効果 

最初の解析ステップの結果、草刈り頻度が少ないほど幼虫個体数が多いことが示唆され

たが、草刈り頻度が 1 回未満はサンプル数が少なく（図 S2.2）、推定誤差が大きかった

（図 2.5）。したがって、草刈り頻度 1 回のみの食草パッチのみのデータを用いて、各世代

で個体数を最大化する草刈りタイミングを明らかにした。1 世代目の幼虫が発生する 5 月

に草刈りが行われるパッチが極めて少ないことから、2 世代目と 3 世代目について解析し

た。解析は非線形性を考慮できる以下の GAMＭを用いて世代ごとに行った。 

𝑙𝑜𝑔⁡(𝐿𝑖,𝑡) = 𝛾0 + 𝛾1𝑠(𝐷𝑖) + 𝛾2𝐻𝑜𝑠𝑡𝑖,𝑡 + 𝛾3𝐴𝑛𝑡𝑖,𝑡 + 𝛾4𝐴𝑟𝑒𝑎𝑖 + 𝛾5𝑁𝐼,𝑡−1 + 𝛾6𝑆𝐼,𝑡−1 + 𝐼 + 𝜀  

…(3) 
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目的変数は各世代の幼虫個体数𝐿、説明変数には草刈日𝐷（食草が芽生え始める 5 月 1 日を

0 とした日数）、食草被度𝐻𝑜𝑠𝑡・共生関係が想定されるアリ種（クロヤマアリ・クロオオア

リ）の在不在𝐴𝑛𝑡（図 S2.1、Mizuno et al. 2019)、親世代の成虫個体数𝑁𝑡−1、連結性指標

𝑆𝑡−1、食草群落面積𝐴𝑟𝑒𝑎を入れた。i は食草群落、I は生息地パッチ（ランダム効果）、t は

世代を表し、𝛽は係数、𝜀𝑒はゼロ過剰負の二項分布従う誤差項を表す。草刈日𝐷にのみ非線

形性を考慮した（𝑠()は平滑化関数を表す）。連結性指標𝑆𝑡−1は以下で表現できる。 

𝑆𝐼,𝑡−1 = ∑ 𝑁𝐽,𝑡−1𝑒𝑥𝑝(−𝛼𝑑𝐼,𝐽)𝐼≠𝐽   …(4) 

この指標は親世代の成虫の他パッチからの潜在的な移入数を表すことができる。𝛼は第 1

ステップで推定された値で固定した。 

食草被度と共生アリは草刈日との相関が弱く、共線性は弱いと考えられた。説明変数は

すべて標準化した。MCMC の連鎖数と繰り返し数、burn-in、収束評価は最初の解析と同

じとした。ほぼすべてのパラメータに無情報事前分布を用いた（表 S2.2）。 
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2.3 結果 

撹乱頻度の効果 

植生とアリのデータに欠損があったため、解析で用いた食草パッチ数は、2018 年は 274

（生息地パッチ 132）、2019 年は 334（生息地パッチ 159 か所）であった。2 年間で発見

した幼虫の総数は 3775 匹であった。 

まず連結性の効果と移動分散のスケールを調べたところ、連結性を入れないモデルに比

べ連結性を入れたモデルの方が WAIC がかなり小さく、α＝2 の場合で WAIC が最小とな

った。この結果は 2018 年、2019 年ともに同じであった（図 2.3）。次にα＝2 の連結性指

標を用いたモデル(1)の各説明変数の効果を調べたところ、撹乱頻度、面積、連結性の全て

で強い予測性を示し、連結性の効果は 2018 年よりも 2019 年の方が効果が大きかった（図

2.4）。撹乱頻度は多いほど幼虫個体数が減少したが、2 回以上の撹乱頻度で特に負の効果

が強いと示唆され、これも 2018 年も 2019 年も同じ傾向であった（図 2.5）。 

 

各世代の幼虫個体数と撹乱タイミングの関係 

解析には草刈りが 1 回行われた食草群落のデータのみを使用したため、解析対象の食草

群落は 2018 年に 71 個（生息地パッチ 46 個）、2019 年に 106 個（生息地パッチ 70 個）で

あった。 

草刈日の非線形項の事後分布は各世代各年で 95％信用区間が 0 を跨がなかった（図

2.6）。3 世代目幼虫の解析では、2018 年と 2019 年ともに幼虫個体数が最大となる草刈日

が現れ、それがおおよそ 70～80 日目であるとわかった（図 2.7）。一方で 2 世代目幼虫の

個体数が最大となる草刈日は 2019 年のみ 50 日目付近にあるように見えたが、全体として

不明瞭であった（図 2.7）。したがって 2 世代目では明確な結果が得られなかったが 3 世代

目の解析結果から、幼虫個体数を減少させない草刈時期は成虫期であり、成虫期の草刈り

は次世代の幼虫個体数を最大化させると示唆された。 
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パッチの面積は全ての解析で強い正の効果が見られた（図 2.6）。1 世代前の成虫個体数

も 2，3 世代目で強い予測性を示した。食草被度と共生アリ密度は、2018 年と 2019 年と

もに 2 世代目はある程度高い効果が見られたが、3 世代目では効果がほとんど見られなか

った。連結性の指標は 2018 年、2019 年ともに 3 世代目に比べて 2 世代目の方が正の効果

が強いと示唆された（図 2.6）。 
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2.4 考察 

近年の草原性生物の減少に伴い、保全のための草地管理について多く研究されており

(Tälle et al. 2016; Jakobsson et al. 2018; Filazzola et al. 2020)、撹乱の頻度や強度とともに

撹乱のタイミングの重要性も強く指摘されている(Jantunen et al. 2007; Humbert et al. 

2012b; Nakahama et al. 2016; Tian et al. 2021)。しかし、草地の生物を保全するうえで、適

切な頻度とタイミングを同時に評価した研究はこれまでほとんどなかった(Johst et al. 

2006; Kőrösi et al. 2014)。本研究では、まず頻度については、発育期間に草刈り頻度を少な

くすることで局所個体群サイズを増加させると示唆された。これは、草刈り頻度の減少に伴

う食草の被度や共生アリの密度の増加によるパッチの質の向上が関係しているからかもし

れない（図 S2.3）。一般に、食草の利用可能性はボトムアップ効果を強化し、アリの密度は

捕食者や寄生者からのトップダウン効果を緩和する(Weeks 2003; Hill et al. 2022)ため、こ

の推測の妥当性は高いだろう。次に草刈りタイミングについては、第 3 世代では、親世代の

成虫期に相当する 7 月中旬（7 月 10 日～20 日）が適していると示唆され、明確ではないが

第 2 世代でも、親世代の成虫期に相当する 6 月中旬（2019 年 6 月 20 日）が適していると

示唆された。これらを総合すると、成虫期の草刈りは次世代幼虫の個体数を最大化すると考

えられる。 

この時期が好適である理由は 3 つあると考えられる。1 つ目は、蝶の幼虫期の撹乱は幼虫

の死傷や餌の不足によって、個体群に強い負の影響が生じるのに対し(Courtney and Duggan 

1983; Humbert et al. 2010)、成虫期では飛翔によって直接のダメージから逃れられるため、

その効果が弱いことである。2 つ目は、撹乱直後の生息地にメスが好んで産卵することで、

個体数が増える可能性があることである(Haan and Landis 2019; Knight et al. 2019)。食草

のコマツナギは地を這う樹形の低木のため、草刈り直後でも部分的に残った枝やシュート

にメスが産卵できるだろう。3 つ目として、撹乱直後の生息地は食草の餌としての質も高く

(Martinsen et al. 1998; Takagi and Miyashita 2012)、天敵も少ないと予想される(Haan and 
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Landis 2019; Yeh et al. 2021)ので、メスの産卵選好性が高いのかもしれない（preference-

performance linkage）。一方で成虫期の草刈りは成虫が多く移出してしまうデメリットも報

告されている(Feber et al. 1996; Aviron et al. 2007; Popović and Nowicki 2023)。しかし、本

研究の場合は草刈り後の移動は一時的なものであると思われる。なぜなら、ほとんどの生息

地パッチはすぐ近くに畔や路肩の植生や圃場内の農作物などのマトリクスで囲まれている

ためである。これらの植生には食草がないためミヤマシジミが繁殖することはないが、一時

的な避難場所として機能している可能性が高い。草刈り後に近隣の植生に移動した個体は

すぐに元の食草群落に戻ることで、成虫期の草刈りによる強い負の影響を免れているのか

もしれない。 

ミヤマシジミのパッチレベルの個体数には生息地の連結性がプラスに効いていることも

わかった。しかし、連結性の効果は一定ではなく、2019 年でより強く、また 2 世代目では

強いが３世代目では弱かった。連結性の効果が 2019 年でより強い理由についてはよくわか

らないが、世代による違いは、成虫の吸蜜資源の量の違いによるかもしれない。２世代目成

虫が飛ぶ 7 月頃は、成虫が多く吸蜜に訪れる食草のコマツナギが大量に開花しており（図

S2.4）、パッチからの移出が低く、結果として 3 世代目の幼虫には連結性の効果が効きにく

かったかもしれない。パッチの質が移動分散や定着に及ぼす影響は多く知られており

(Fleishman et al. 2002; Matter et al. 2009; Baguette et al. 2011; Akeboshi et al. 2015)、ミヤ

マシジミの場合もパッチの質の季節変化によって世代間の違いが生じたのかもしれない。 

パッチの生物的な質として、随伴アリの密度は強い効果を持つことが示唆された。アリは

陸上生態系における強力な捕食者であり、アリとの絶対共生関係を築くシジミチョウの生

存に対してその存在の有無が大きな影響を及ぼすことが知られている(Weeks 2003; Hill et 

al. 2022)。一方で、ミヤマシジミのようなアリとの任意共生関係を築く種においては、アリ

による個体群レベルの影響を示唆した例はほぼない。室内実験からは、本種が他のシジミチ

ョウと比べてより高栄養の液体を分泌し、幼虫の体表だけでなく蛹の体表にもアリの好む
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成分を持つことがわかっている(Mizuno et al. 2019)。つまり、本種はアリとの防衛共生に対

してより大きなコストを払っており、本章の結果と組み合わせると、本種の生息にはアリの

存在が重要であると考えられる。しかし、本章の結果の理由は、アリが幼虫の生存率を高め

ているからだけでなく、アリのいる環境をメスが好んで産卵しているからであるとも考え

られる。今後は、クロヤマアリとクロオオアリの存在が、メスの産卵選好性に影響するのか

について、そしてその 2 種の随伴によって防衛効果に違いがあるのかについて、野外で検

証していく必要があるだろう。 

本章の結果から、局所個体群にとって草刈り頻度とタイミングが大きな影響力を持つこ

とが示唆された。特に草刈りタイミングが成虫期（6 月中旬、7 月中旬）の場合、それ以

外の場合と比べて、幼虫個体数が数倍程度増加させることがわかった。さらに、この効果

はメタ個体群動態にも波及するため、メタ個体群全体の保全においても重要な示唆を得ら

れただろう。しかし、本章の結果は野外パターンの解析によるものに過ぎず、実際の個体

群動態やメタ個体群全体への波及効果が明らかになったわけではない。この課題について

は本論文の第 3 章と第 4 章で取り組む。 
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2.5 図表 

 

表 2.1 ミヤマシジミの局所個体群サイズに及ぼす草刈り頻度と草刈りタイミングの効果を

それぞれ評価するために 2 段階の解析を行った。 

第 1 段階では、年単位の草刈り頻度が 2 世代の平均幼虫個体数に及ぼす効果を推定した。 

第 2 段階では、第 1 段階で推定された適した頻度で草刈りされた食草群落において、草刈

りタイミングが各世代の幼虫個体数に及ぼす効果を推定した。 

 

 

 

図 2.1 (A) 調査地の位置、(B)159 個の生息地パッチの空間分布、(C、D)生息地パッチと

食草群落の一例の写真（C は上空から、D は地上から） 
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図 2.2 (A) 食草のサヤを食べる終齢幼虫、（B) 幼虫が食草の葉につけた食べ跡 

 

 

 

図 2.3 移動分散パラメータαによる WAIC の変化。破線は連結性指標を含まないモデルの

WAIC を表す。 
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図 2.4 幼虫の平均個体数に及ぼす各要因の効果。横棒は信用区間の 95％を、箱の横幅は

75％を、丸は中央値を表し、75％の区間が 0 を跨がない場合は箱と丸が赤で塗りつぶされ

ている。 

 

 

 

 

図 2.5 2018 年と 2019 年における、草刈り頻度と平均幼虫個体数の関係。実線が平均値、

破線が 95％信用区間を表す。線の色は年を表す。 
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図 2.6 各世代の幼虫個体数に及ぼす各要因の効果。横棒は信用区間の 95％を、箱の横幅は

75％を、丸は中央値を表し、75％の区間が 0 を跨がない場合は箱と丸が赤で塗りつぶされ

ている。 

図 2.7 2018 年と 2019 年における、草刈日と 2 世代目・3 世代目の幼虫個体数の関係。実

線が平均値、破線が 95％信用区間を表す。線の色は年を表す。横軸上の縦線はラグ分布を

示す。ミヤマシジミの発育段階と世代は図の下部に示す（E：卵期、L：幼虫期、A：成虫

期）。 
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図 S2.1 2018 年と 2019 年の各世代での幼虫へのアリの随伴割合（％） 

 

 

図 S2.2 (A) 草刈頻度のヒストグラム、（B) 草刈頻度ごとの草刈日のヒストグラム 
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表 S2.1 年平均幼虫個体数のモデルで扱うパラメータ事前分布（第 1 段階の解析） 

 

 

表 S2.2 年平均幼虫個体数のモデルで扱うパラメータ事前分布（第 1 段階の解析） 

 

 

 

 

 



29 

 

 

図 S2.３ （A)食草被度と、（B)クロオオアリ密度と、（C)クロヤマアリ密度と、草刈頻度

との関係。実線が平均値、破線が 95％信用区間を表す。線の色は年を表す。 

 

 

図 S2.4 1 世代目と 2 世代目の成虫の発生時期における食草の頭花密度。平均値を棒グラフ

で表し、標準誤差は縦線で示した。 

 

  



30 

 

第 3 章：草刈り実験による撹乱強度の効果の検証 

 

3.1 はじめに 

撹乱レジームを構成する要素の中でも、草地で最もよく調べられているのが撹乱強度で

ある(Miller et al. 2011; Hall et al. 2012)。陸地の 46%を占める草地のうち（Shantz 1954）、

半自然草地の大半が家畜の放牧によって成立しており(Petermann and Buzhdygan 2021)、

放牧頭数が撹乱強度と直結するからである。放牧の時期や期間にもよるが、放牧頭数が牛や

馬で 0.2 頭/ha、羊で 1 頭/ha 程度の撹乱強度は植物の種多様性を高め(Bullock and Pakeman 

1997; Ellis 2003)、希少な蝶の個体数を増やすことが知られている(Schtickzelle et al. 2007; 

Konvicka et al. 2008; Johansson et al. 2017)。 

一方で草刈りも草地管理の主要な方法の一つであり、放牧や火入れ以上に草地の生物多

様性に影響することが知られている(Leone et al. 2023)。草刈りによって管理されることが

多い畦畔や道路沿いなどの小規模あるいは線状の草地は、足し合わせると大きな面積があ

り、近年、草原性生物のレフュージアやコリドーとしての機能も注目されている(Kells and 

Goulson 2003; Pywell et al. 2004; Vickery et al. 2009; Koyanagi et al. 2012)。草刈りの強度

は地際からの刈り高として捉えられ、近年では気候変動緩和の文脈で炭素や窒素のフラッ

クスに及ぼす影響(Lu et al. 2015)および、農地や畦畔の草地管理の省力化や害虫防除

(Dobbs and Potter 2014; Inagaki et al. 2020)の点でも注目されている。しかし、生物多様性

保全の文脈で地際より高めに刈る「高刈り」の効果を調べた研究は乏しく（but see Inagaki 

et al. 2020)、希少種の個体群に及ぼす効果についてもよくわかっていない。さらに、どの程

度の高さで草を刈ることが生物多様性保全に貢献するかどうかについてもこれまでほとん

ど議論されてこなかった。近年注目が集まっている高刈りが希少種保全に及ぼす効果につ

いて科学的エビデンスに基づいて提示することは、高刈りの普及や草原性生物の保全に大
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きな影響を及ぼすだろう。 

本章では、ミヤマシジミに及ぼす高刈りの効果を検証するために、生息地パッチにおいて

野外操作実験を行った。実験による検証は、野外パターンからの推定以上に因果を評価でき

るため優れているが、これまでの草刈りによる操作実験は短期的なものがほとんどであり、

評価が十分とは言えない。長期操作実験と継続したモニタリングによって得られる長期デ

ータを解析することで、処理区ごとの個体数の動態や変動のパラメータを推定でき、より頑

健な評価となるだろう。本章では、２章で適していると示唆された草刈り頻度とタイミング

で高刈りを行い、その効果を４年にわたって実験的に検証することで、局所個体群にとって

最適な撹乱レジームを解明することを目的とする。2019 年より実験区と慣行区をそれぞれ

用意し、実験区には、刈り高さの効果を評価するために地際刈と 10 ㎝高刈、20 ㎝高刈の 3

つの草刈り強度の処理区を設けた。解析ではゴンペルツ型の個体群成長モデルを適用し、処

理区ごとの環境収容力を推定した。草刈りとその後の植物の再成長によって生息地の質は

劇的に変化すると考えられるため、環境収容力は草刈り時と草刈りから時間が経過した時

の 2 時点で別個に評価した。また、実験による個体群への効果には食草や共生アリといっ

た生息地の質と連結性も影響を及ぼすと考えられるので、共変量として加えた。したがって、

以下の疑問を検証する。 

１．実験区は慣行区に比べて環境収容力が高くなるのか。 

２．局所個体群の環境収容力は刈り高によって異なるのか。 

３．環境収容力は草刈り時と草刈りから時間が経過した時とで変化するのか。 

４．生息地の質と連結性は密度増加率に影響を及ぼすのか。 
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3.2 方法 

草刈り実験 

2019 年に 24 か所の食草群落を実験区とし、実験区を 3 分割して、地際刈処理区（以下 0

㎝区）/10 ㎝高刈処理区（以下 10 ㎝区）/20 ㎝高刈処理区（以下 20 ㎝区）を設置した（図

3.1）。さらに 12 か所の食草群落を慣行区とした。実験区も慣行区も主に農地の土手であり、

実験区は長さが 15.0~31.1m、幅 1.8m~8.5m、慣行区は長さが 17.7~59.5ｍ、幅 3.3~9.4ｍ

であった。草刈りは作業量の制約のため、成虫の発生期である 6 月中旬（1 世代目）、7 月

下旬（2 世代目）、9 月中旬（3 世代目）、発生時期以外では越冬卵期である 11 月中旬または

４月上旬のタイミングで行い、各実験区で草刈り頻度が年 2 回となるようにした。ただし、

実験区の所有者の依頼により実験開始の 2019 年のみ年 3 回草刈りを行った。草刈りは刈り

払い機を用いて行い、刈り草は毎回の草刈り後すぐに実験区外に持ち出した。慣行区では刈

り払い機または自走式草刈機による従来の草刈りが継続されており（表 3.1）、草刈りのタ

イミングは継続してモニタリングした。 

 

蝶の調査 

調査は 2018 年から 2022 年まで、各世代で行った。ミヤマシジミは 1 年に 3 世代発生す

るが、2020 年の 1 世代目は新型コロナの感染対策のために調査できなかったため、計 14 世

代をモニタリングした。モニタリング方法は 2 章と同様で、実験区の３つの処理区と慣行

区でそれぞれの幼虫と成虫の個体数を網羅的に記録した。ただし、若齢幼虫の発見率は一定

ではないため、確実に発見できる 3 齢以上（体サイズが 5mm 以上）の幼虫のみを解析に用

いた。 

 

植生調査 

植生の変化を調べるために、各処理区と慣行区に 2m×2m のコドラートを設置し、処理
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区では 2018 年～2021 年まで、慣行区では 2018 年～2020 年まで、毎年 7 月にコマツナギ

の被度や丈、全体の被度や丈を調べた。コドラートは処理区に 1 個ずつ設置したが、面積の

大きい処理区にのみ 2 個設置した。 

 

統計解析 

処理区ごとの個体群動態から環境収容力を推定するために、個体数の時系列データにゴ

ンペルツ型の個体群成長モデル(5)を適用した。ゴンペルツモデルはある時点の個体数密度

の増加率の対数がその時点の対数密度に依存するという密度依存のモデルである。 

𝑙𝑜𝑔
𝐿𝑡+1 + 1

𝐿𝑡 + 1
= 𝑎 − 𝑏 × 𝑙𝑜𝑔((𝐿𝑡 + 1)/𝑎𝑟𝑒𝑎) + 𝜎   …(5) 

𝐿は幼虫個体数、𝑎𝑟𝑒𝑎は処理区面積、𝑎は内的増加率、𝑎/𝑏は環境収容力、t は世代を表し、

𝜎には共変量とランダム効果を加えた。 

解析にはベイズ手法による線形混合モデルを用い、(5)の𝑎と𝑏を推定した。(5)と同様に

目的変数は幼虫個体数𝐿𝑡の密度増加率𝑙𝑜𝑔⁡(𝐿𝑡+1 + 1 𝐿𝑡 + 1⁄ )とし、説明変数は幼虫の対数密

度𝑙𝑜𝑔⁡((𝐿𝑡 + 1)/𝑎𝑟𝑒𝑎)の他に、𝜎に含まれる共変量として、実験開始前（2018 年）の生息

地パッチの質（食草被度とクロヤマアリ密度、クロオオアリ密度）と各世代の連結性指標

𝑆𝑡とした。連結性指標𝑆𝑡は(6)で表現できる。 

𝑆𝑖,𝑡 =∑𝑁𝑗,𝑡𝑒𝑥𝑝(−𝛼𝑑𝑖,𝑗)

𝑖≠𝑗

  …(6) 

𝑁𝑗,𝑡はパッチ j の成虫個体数を、𝑑𝑖,𝑗はパッチ i とパッチ j 間の辺縁間距離行列を表す。𝛼は

第 2 章で推定された値𝛼 = 2で固定した。また、ランダム効果として実験区と慣行区の ID

を入れた。パッチの質と連結性の値は標準化して用いた。 

環境収容力𝑎/𝑏は幼虫の密度増加率log⁡(𝐿𝑡+1 + 1 𝐿𝑡 + 1⁄ )=0 のときの幼虫密度(𝐿𝑡 +

1)/𝑎𝑟𝑒𝑎にあたるので、解析から得られた密度と増加率の関係を表す回帰直線の x 切片を

環境収容力として推定した。また、内的増加率は幼虫個体数𝐿𝑡=0 のときの密度増加率
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log⁡(𝐿𝑡+1 + 1 𝐿𝑡 + 1⁄ )であるが、今回は幼虫密度(𝐿𝑡 + 1)/𝑎𝑟𝑒𝑎が x 軸にあたるので、幼虫密

度=1/(𝑎𝑟𝑒𝑎の平均値)のときの密度増加率を内的増加率として推定した。 

環境収容力は処理区（0 ㎝区・10 ㎝区・20 ㎝区・慣行区）ごとに異なり、さらに、草刈

り直後と草刈りから時間が経過した後とでは植生量が大きく異なるため、環境収容力も時

間変化すると考えられる(Solbu et al. 2015; McMullen et al. 2017)。したがって、各処理区

は 2 時点（t +1 = 草刈り直後𝑇0・草刈りから 1、2 世代分時間経過後𝑇1）で異なる環境収容

力を持つと考えた。そこで、この 4×2＝8 通りのデータセットについてゴンペルツモデル

を適用し、環境収容力を推定する解析を行った。対象は、移動性が低く、その場の生息環境

からの影響を強く受ける幼虫期とした。最後に、環境収容力が何で決まるかを推定するため、

食草バイオマス（＝食草被度×食草丈）と環境収容力の関係を調べた。食草被度は数年で大

きく変化しているため（図 S3.1）、食草バイオマスは実験開始 1 年目から 4 年目までの平均

値を用いた。ただし、草刈り直後𝑇0に植生調査ができていないので、草刈りから 1、2 世代

分時間経過後𝑇1における環境収容力との関係を解析した。解析は処理区単位で行い、環境収

容力は処理区ごとに推定された値の平均値とした。解析は線形混合モデルを用い、目的変数

は環境収容力の対数𝑙𝑜𝑔𝐾、説明変数は食草バイオマスとし、ランダム効果に実験区の ID を

入れた。慣行区は食草被度のデータが乏しいため、解析から除外した。 

環境収容力を求める解析にはＲの｛brms｝パッケージを用い、ベイズ推定では 3 本のマ

ルコフ連鎖を 5000 回繰り返し、初めの 1000 回は除外した（burn-in）。収束性は Gelman-

Rubin（𝑅̂）を用いて評価し、全てのパラメータが𝑅̂ < 1.05 であった。各説明変数の係数

の事前分布は全て無情報とした。環境収容力と食草バイオマスとの相関を調べる解析には

Ｒの｛lme4｝パッケージを用いた。それぞれの説明変数間に共線性は見られなかった。 
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3.3 結果 

幼虫密度は慣行区で増減なしかあるいは減少傾向が見られたのに対し、実験区では草刈

り実験の 2 年目以降、顕著な増加傾向が見られた（図 3.2）。実験区では、実験開始前（2018

年）に幼虫密度が 0.2 個体/㎡程度であったが、実験開始 4 年後（2022 年）には 0.7 個体/

㎡程度にまで増加した。実験区では成虫の発生時期に草刈りを行ったのに対し、慣行区では

幼虫期の草刈りが繰り返されていたことがわかった（表 3.1）。 

草刈り直後𝑇0の環境収容力は 10 ㎝区と 20 ㎝区が同程度（中央値がおよそ 0.14）で、0 ㎝

区と慣行区が同程度（中央値がおよそ 0.07）と推定された。草刈りから時間が経過した後𝑇1

の環境収容力は、高い順に、10cm 区と 20 ㎝区（中央値がおよそ 0.7）、0 ㎝区（中央値がお

よそ 0.3）、慣行区（中央値がおよそ 0.1）と推定された（図 3.3C）。つまり、両時点で 10 ㎝

区と 20 ㎝区が最も環境収容力が高いことと、環境収容力は草刈りから時間が経過するにつ

れて大幅に高まることがわかった。ただし、慣行区に限っては、草刈りから時間が経っても

環境収容力はあまり変化しなかった。なお、環境収容力は食草バイオマスが多い処理区で高

いことがわかった（p 値＝0.056、回帰係数=0.284）（図 3.4）。 

草刈り直後𝑇0の内的増加率は、0 ㎝区と 10 ㎝区が同程度（中央値がおよそ 1.2）で、20 ㎝

区と慣行区が同程度（中央値がおよそ 0.9）と推定された。草刈りから時間が経過した後𝑇1

の内的増加率は、高い順に、0cm 区（中央値がおよそ 2.1）、10 ㎝区（中央値がおよそ 1.5）、

20 ㎝区と慣行区（中央値がおよそ 0.7）と推定された（図 3.3C）。つまり、内的増加率は環

境収容力とは異なり、0cm 区が最も高く、10 ㎝区が次点であること、また、内的増加率は

草刈りから時間が経過するにつれて高まるものの、環境収容力ほどの高まりではないこと

がわかった。ただし、20 ㎝区と慣行区では草刈りから時間が経過すると内的増加率の低下

が見られた。 

連結性は増加率に対して、草刈り直後は処理にかかわらず負の効果を持ち、草刈りから時

間が経過した後も 10 ㎝区と 20 ㎝区で負の効果を示した。一方で食草被度は、20 ㎝区の草
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刈り時を除く全てで増加率に対して正の効果を示し、クロヤマアリ密度も草刈りから時間

が経過後に 10 ㎝区と 20 ㎝区と慣行区で正の効果を示した（図 3.5）。 
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3.4 考察 

放牧頭数や火入れ燃焼温度などの撹乱強度は草原性生物の群集や個体群に強い影響を及

ぼすことが知られていたが(Johansson and Reich 2005; van Noordwijk et al. 2012; Yuan et al. 

2016; Heuss et al. 2019; He et al. 2019; Kelly et al. 2020)、草刈りにおける強度「高刈り」が

希少種に及ぼす影響についてはこれまで示唆されていなかった。本章の結果から、高刈りに

よってミヤマシジミの局所個体群の環境収容力が高まる効果が明らかとなった一方で、地

際刈りでは内的増加率が高まることもわかった。生息地の質と連結性もそれぞれ個体群動

態に影響を及ぼすことが示唆された。 

環境収容力は地際刈り＜10 ㎝高刈り≒20 ㎝高刈りの順で高くなり、この傾向は草刈り時

でも草刈りから時間が経過した時でも大きく変わらなかった（図 3.3C）。高刈りによって環

境収容力が高まる理由として、実験操作の継続によって地際刈りは食草被度がおよそ 1.5 倍

程度の増加に留まったのに対して、高刈りではおよそ 2 倍にまで増加した点が挙げられる

（図 S3.1）。食草被度の増加は、より多くの幼虫の餌を賄えるようになるだけでなく、開花

期は成虫の蜜源としての機能も高まる。加えて、オス成虫にとってメスを面的に探索する時

間が増え、メス成虫にとっても産卵できる空間が増えるため、より多くの個体が生息できる

ようになると考えられる。実際に環境収容力と食草バイオマスは正の相関があり（図 3.4）、

高刈りによって食草の量が増加したことが環境収容力を高めた一因であると考えられる。

しかし、20 ㎝高刈りは幼虫への寄生が高まることがわかっており(Yeh et al. 2021; 図 S3.3)、

今回扱った幼虫個体数には反映されない死亡が成虫になるまでに生じるはずである。した

がって、羽化成虫の平衡個体数は 10 ㎝高刈りで最も多くなると考えられる。 

また、環境収容力は草刈りから時間が経過するにつれて大きく高まることもわかった（図

3.3C）。このことから、草刈り頻度が増えると草刈りの間隔が短くなるため、環境収容力が

高まる時間を減らしてしまうことが示唆できる。この示唆は、草刈り頻度を減らすほど局所

個体群サイズが大きくなるという 2 章の結果を支持する。しかし今回の結果は、草刈りか
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らの経過時間が 1，2 世代の時に限定しており、草刈りから更に時間が経過してしまうと、

遷移が進んでしまうため、環境収容力が下がってしまうのかもしれない。 

内的増加率は地際刈りで最も高かったが、これはメスの産卵選好が大きく影響したと考

えられる（図 3.3C）。既存研究から草原性シジミチョウのメスは周囲の草丈よりも食草の丈

が相対的に高く、食草が目立つ場所を好んで産卵することが知られている(Valdés and 

Ehrlén 2018; Zhang and Miyashita 2018)。食草のコマツナギは地に這う樹形であり、地際刈

りで他の植物が刈り払われても一部が刈り取られずに残ることがしばしばあるため、地際

刈りで産卵が最も促されたのかもしれない。今回の実験では、生息地パッチ内に異なる処理

区を隣接して設けており、成虫は処理区間を行き来して採餌や産卵が可能である。したがっ

て、ここでの内的増加率は、本来の閉鎖個体群でのものではなく、移入を通した応答を含ん

だものである点に注意すべきである。仮に生息地パッチがすべて地際刈りされてしまえば、

周辺からの加入はあまり期待できず、内的増加率も推定された値より低くなるはずである。

実際に草刈り直後の成虫個体数を調べてみると、地際刈りでは 0 に近い（図 S3.2）。したが

って、今回の結果は地際刈りの内的増加率を高く見積もっている可能性が高く、実際のとこ

ろ 10 ㎝高刈りと同程度か、それより低い可能性もあるだろう。 

連結性の効果は仮説と反して増加率に負の効果があった（図 3.5）。この効果は草刈り時

に一貫して検出され、草刈りから 1，2 世代分時間が経過後は高刈り区でも検出された。草

刈り時に負の効果が見られたのは、草刈りによる攪乱により、近隣に生息パッチが多いほど

移出が促されるためと考えられる。一方、草刈りから時間が経過すると高刈り区で連結性が

負の効果が生じる理由は明らかではないが、産卵に適した食草株が少なくなることや、天敵

が好む草丈の高い場所で周囲からの天敵の移入が多くなり、増加率が減ったのかもしれな

い。 

食草の被度は、草刈り時と草刈りから時間が経った時ともに、増加率に貢献したが、クロ

ヤマアリ密度は主に草刈りから時間が経った時のみ貢献していた（図 3.5）。これは、ボトム
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アップ効果を支える食草の量は常に重要であるが、トップダウン効果を抑制する共生アリ

は草刈りから時間が経過した時にのみ増加率に貢献するということを示唆する。草刈りか

ら時間が経過すると草丈が伸び、寄生者からのトップダウン効果が高まるため(Yeh et al. 

2021; 図 S3.3)、アリによる防衛がより重要になってくるのだろう。効果が検出されたクロ

ヤマアリに対して、クロオオアリの効果が検出されなかったのは 2 章の結果とも一致する

が、これはピットフォールトラップによるサンプリングの影響かもしれない。アリ種ごとの

防衛能力の違いについては幼虫の個体レベルでの検証が今後必要となるだろう。 

今回の実験で、慣行区に比べて実験区で個体数が大きく増加した（図 3.2）。実験区では 2

章で得られた示唆をもとに、2019 年から発生時期のうちの成虫期に 1 回草刈りを行ったが、

それだけが実験区の個体数が増加した理由ではないだろう。考えられる別の理由の 1 つと

して、実験区内で内的増加率の高い地際刈り区と環境収容力の高い高刈り区が隣接してい

ることで、成虫の行動を通して、実験区レベルでの個体数を相乗的に増加させた可能性があ

る。さらに別の理由としては、慣行区では草刈り後刈り草を放置したが、実験区では刈り草

を回収したことも関係しているかもしれない。刈り草を回収することは、メカニズムはよく

わかっていないが、植物の種多様性(Jakobsson et al. 2018)に加えて、土壌徘徊性節足動物の

種多様性や総個体数(Noordijk et al. 2010)にも貢献することはいくつかの研究で示唆されて

おり、今回の実験区でのみ食草被度が大幅に増加した一因だろう。また、刈り草があると食

草を被陰してしまうため、ミヤマシジミの産卵や移出入にも影響が出てくるかもしれない。

今後は共生アリへの影響も含めて検証する必要があるだろう。 

本章では草刈り強度の効果を検証した。4 年間の操作実験の結果、地際刈りと 10 ㎝高刈

りによって内的増加率が高まり、10 ㎝高刈りと 20 ㎝高刈りによって環境収容力が高まっ

た結果、実験区で個体数が数倍に増加した。この増加や実験的草刈りによって他のパッチへ

の移出の増加も示唆された。4 章ではこの効果が生息地ネットワーク構造やメタ個体群動態

にまで波及しているのかについて検証する。  
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3.5 図表 

 

図 3.1 A は実験区と慣行区の位置を、B は実験区の草刈り直後の写真を示す。B の実験区は

奥から 0 ㎝区（赤色の枠）、10 ㎝区（緑色の枠） 、20 ㎝区（青色の枠）となっている。 

 

図 3.2 草刈り実験開始前から開始後 4 年までの幼虫密度の処理区ごとの変化。 
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図 3.3 (A)草刈り直後と、（B)草刈りから 1，2 世代時間が経過した後の、各処理区

（0cm/10cm/20cm/慣行）の幼虫密度と増加率の関係。実線はベイズ信用区間の平均値

を、網掛けは 75％信用区間を、破線は 95％信用区間を表す。（C)各処理区と 2 時点での環

境収容力と内的増加率の推定値。横棒は中央値を、横長の箱は 50%信用区間を、縦長の箱

は 75％の信用区間を、縦棒は 95％信用区間を表す。 

 

図 3.4 草刈りから 1，2 世代時間が経過した後の、環境収容力と食草バイオマスの関係。

実線は推定された回帰線を、破線は 95％信頼区間を表す。 
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図 3.5 各処理区（0cm/10cm/20cm/慣行）と各時点（𝑇0草刈り直後/𝑇1草刈りから 1,2 世代

経過後）での各説明変数のベイズ信用区間。横棒は信用区間の 95％を、箱の横幅は 75％

を、丸は中央値を表し、75％の区間が 0 を跨がない場合は箱と丸が赤で塗りつぶされてい

る。 

 

 

表 3.1 慣行区での草刈りタイミング。各行が各慣行区を表し、草刈りがされた時期を黒塗

りしてあるが、2020 年の 1～6 月は草刈りの有無は不明である。慣行区は草刈り頻度が低

い順に上から並んでいる。発育段階の L が幼虫期、A が成虫期、E が卵期を表している。 
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図 S3.1 草刈り実験開始前から開始後 3 年までの食草被度の処理区ごとの変化。 
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図 S3.2 草刈り直後と草刈りから時間が経過したときの、処理区（0cm/10cm/20cm）の成

虫個体数密度(2020 年の調査結果)。左図はオス、右図はメスを表す。標準誤差でばらつき

を示した。 

 

図 S3.3 （A)ミヤマシジミ幼虫の体表に見られるサンセイハリバエ幼虫の後部気門の写

真、（B)草刈りから時間が経過したときの、各処理区（0cm/10cm/20cm）でのサンセイハ

リバエからの寄生率（２０２０年８月の調査結果）。寄生の有無は、サンセイハリバエ幼

虫の後部気門の有無で判断し、野外観察で記録した。 
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第 4 章：局所の撹乱レジームの改変がメタ個体群の生息地ネットワ

ークに及ぼす影響 

 

4.1 はじめに 

狭義のメタ個体群は全ての局所個体群が絶滅と再定着を繰り返し、全体では動的平衡状

態で存続する個体群をいう(Hanski 1999)。しかし実際には、パッチの面積も質も様々であ

り、個体の発生源となる生息地パッチ（ソースパッチ）や吸収源となる生息地パッチ（シン

クパッチ）、それらの中間的なパッチもある(Baguette and Mennechez 2004; Baguette 2004)。

このような移動分散の時空間的な不均一性は生息地パッチの配置や局所個体群動態などに

も起因し、メタ個体群の持続性に大きく影響することが指摘されている(Vuilleumier et al. 

2007; Poli et al. 2020)。したがって、移動分散を主な対象とするネットワーク理論をメタ個

体群動態の理解に役立てる研究が進展している(Fletcher et al. 2013; Gilarranz et al. 2017; 

Howell et al. 2018, 2020; Poli et al. 2020)。 

メタ個体群の持続性を高めるためには、パッチの質の向上やパッチ面積の拡大などのパ

ッチレベルの方法と、パッチの数の増加や配置の変更などの景観レベルの方法がある

(Gilarranz and Bascompte 2012; Gilarranz 2020)。ネットワーク理論による複数の理論研究

からは、生息地管理の向上などのパッチレベルの方法を優先して実践することが重要であ

り、ソースパッチで実践することが最も効果的であるとされている。実際に海洋保護区など

では、ソースとなるような海域を指定して保全することで保護区ネットワークの持続性が

高まり(Harrison et al. 2020)、保護区で個体数や種多様性が回復した効果が保護区外にも波

及している(Pettersen et al. 2022; Medoff et al. 2022)。したがって野外でメタ個体群の持続

性を高めるには、まずは生息地パッチの重要度を明らかにすることが必要である。メタ個体

群におけるパッチの重要度は連結性行列の固有ベクトルで表せることがこれまで示されて



46 

 

いるが(Hanski 1998)、それはネットワーク理論におけるネットワーク中心性の 1 つの指標

に過ぎない。ネットワーク理論では様々な指標をもとに、多角的に重要度を評価する。近年

は最適化手法の発展により、ネットワーク理論を用いたハブパッチの選別がより容易とな

り、保護区の選定に関する研究が進んでいる。 

更に最近では、生息地パッチ単位の影響だけでなく、生息地パッチの配置と連結性によっ

て生じるモジュール単位の影響がメタ個体群の持続性に強く影響することが示唆されてい

る(Fletcher et al. 2013; Reichert et al. 2016; Gilarranz et al. 2017; Fletcher et al. 2018)。モジ

ュールはあらゆるネットワークに恒常的に形成されるが(Gilarranz 2020)、モジュール構造

が存在することによって、局所の負の影響がモジュール内で緩和され、メタ個体群全体の安

定性が高まる可能性(Gilarranz et al. 2017; Peña et al. 2017)や、モジュール構造を保持する

ことでメタ個体群の持続性が高まる可能性(Fletcher et al. 2018)が実験的に検証されている。

したがってメタ個体群の持続性を高めるにはモジュール性を高めることが重要である。 

加えて、局所個体群動態によって生息地パッチのネットワーク構造が時間変化すること

にも注目する必要があるだろう。特に絶滅危惧種の場合は全体として個体群サイズが縮小

傾向にある一方で、生息パッチ単位での保全によって局所個体群サイズがパッチ単位で回

復することもあるため、ネットワーク上のパッチの重要度はそれぞれのパッチでダイナミ

ックに時間変化するかもしれない(Harrison et al. 2020)。ネットワーク構造の時間変化を組

み込んだ上での保護区の選定はより効果的な保全に繋がるはずである。 

本章では、生息地パッチでの保全の効果がメタ個体群スケールに及ぼす影響を明らかと

するために、第３章の撹乱実験によって変動した局所個体群サイズがメタ個体群のネット

ワーク構造に及ぼす影響を評価する。そのためにまず本メタ個体群のモジュール構造を把

握し、モジュール性やモジュール内間の重要度の時間変化を明らかとする。具体的には以下

の疑問を検証する。 

１．モジュール構造が存在し、それが時間変化するか。 
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２．局所の草刈りレジームの改変によって、メタ個体群における実験区の重要度がモジ

ュール内・間それぞれで高まるか。 

３．慣行区ではモジュール内・間の重要度が変化するか。 
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4.2 方法 

実験パッチと慣行パッチ 

「実験パッチ」を 3 章で設定した実験区を含む生息地パッチとする（図 4.1）。実験パッ

チには複数の実験区が含まれることもあるため、実験区が 24 か所であったのに対し、実験

パッチは 17 か所となる。「慣行パッチ」は慣行区を含む生息地パッチとするが、慣行パッチ

は慣行区と同じく 12 か所である。 

 

チョウのモニタリング 

2 章と同じ方法で成虫のモニタリングを行った。モニタリングは 2017 年から 2022 年ま

で行ったが、コロナの影響で 2020 年の 1 世代目は調査ができなかったため、計 15 世代分

の時系列データを得た。 

 

ネットワーク解析 

実験前後での生息地ネットワークの変化を明らかとするために、まず、各時点での連結性

行列を作成した。この行列から各時点でのモジュール性やモジュールの配置を最適化アル

ゴリズムに基づいて求め、その時間変化を示した。次に、明らかになったモジュール構造か

ら、パッチの重要度のネットワークの指標を計算し、指標の時間変化の違いを実験パッチと

慣行パッチとで比較した。 

ある時点 t の連結性行列𝑀𝑖𝑗,𝑡を以下で表した。 

𝑀𝑖𝑗,𝑡 = 𝐴𝑗𝑁𝑖,𝑡exp⁡(−𝛼𝑑𝑖𝑗) 

𝐴𝑗はパッチ j の面積、𝑁𝑖,𝑡は時点 t でのパッチ i の成虫個体数、𝛼は移動分散スケールを表す

パラメータ、𝑑𝑖𝑗はパッチ i とパッチ j の辺縁間距離行列である。これまでのメタ個体群研究

で使われてきた連結性行列では、移出の大きさを表す部分に成虫個体数𝑁𝑖,𝑡ではなくパッチ

面積𝐴𝑖が使われてきた(Hanski 1999)が、今回は連結性が時間変化することを明示的に表す
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ため、各時点での成虫個体数𝑁𝑖,𝑡を用いた。一方で、移入の大きさを表す部分のパッチ面積

𝐴𝑗は、ターゲット効果として知られており(Hanski 1998)、今回も同じく𝐴𝑗を用いた。𝛼は 2

章で推定された値𝛼＝2 で固定した。 

以上の連結性行列から、生息地ネットワークのモジュール構造を明らかとするために、モ

ジュール性の指標𝑄𝑡を各時点で計算した(Girvan and Newman 2002; Guimerà and Amaral 

2005)。 

𝑄𝑡 =
1

2𝑚𝑡
∑(𝑀𝑖𝑗,𝑡 − 𝑃𝑖𝑗,𝑡)𝛿(𝐶𝑖,𝑡, 𝐶𝑗,𝑡)

𝑖𝑗

 

2𝑚𝑡は移動総数、𝑀𝑖𝑗,𝑡は連結性行列であり、𝛿(𝐶𝑖,𝑡, 𝐶𝑗,𝑡)はパッチ i とパッチ j が同じモジュー

ルに含まれる場合は𝛿(𝐶𝑖,𝑡, 𝐶𝑗,𝑡)=1、異なるモジュールに含まれる場合は𝛿(𝐶𝑖,𝑡, 𝐶𝑗,𝑡)=0 となる。

𝑃𝑖𝑗,𝑡はモジュール構造がないと仮定した場合の連結性行列を意味し、パッチ間の移出数

∑ 𝑀𝑖𝑗,𝑡𝑖 と移入数∑ 𝑀𝑖𝑗,𝑡𝑗 の外積を移動総数∑ 𝑀𝑖𝑗,𝑡𝑖𝑗 （=∑ 𝑀𝑖𝑗,𝑡𝑖 + ∑ 𝑀𝑖𝑗,𝑡𝑗 ）で割った行列で、 

𝑃𝑖𝑗,𝑡 = (∑𝑀𝑖𝑗,𝑡

𝑖

×∑𝑀𝑖𝑗,𝑡

𝑗

)/∑𝑀𝑖𝑗,𝑡

𝑖𝑗

 

と表される（∑ 𝑀𝑖𝑗,𝑡𝑖𝑗 = ∑ 𝑃𝑖𝑗,𝑡𝑖𝑗 = 2𝑚𝑡を満たす）。𝑄𝑡は 0 以上 1 以下の値であり、1 に近い

ほどモジュール性が強いことを表す。 

モジュール性𝑄𝑡を最大化するパッチの組み合わせを探索するために、最適化アルゴリズ

ムの 1 つであるシミュレーテッドアニーリングを用いた(Fletcher et al. 2013; Reichert et al. 

2016)。200 回の試行を繰り返すことで、パッチの最適な組み合わせを探索し、求められた

組み合わせに再現性があるかを確認するために、同じ手順を 4 回繰り返した。4 回とも同じ

組み合わせが求められたことを確認した上で、全体の𝑄𝑡と、それに寄与するモジュールごと

のモジュール性を計算した。この計算を各時点で行い、15 時点分のモジュール性の時系列

データから、自己回帰モデルを用いて時間変化を推定した。 

最後に、パッチごとに、モジュール内の移動分散の量を表す指標𝑧𝑖,𝑡（Within-module 

strength）と、モジュール間の移動分散の量を表す指標𝑃𝑖,𝑡（Participation coefficient）をそ
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れぞれ導出する。それぞれの指標は以下の式で表される(Girvan and Newman 2002)。 

𝑧𝑖,𝑡 =
𝑤𝑖𝑔,𝑡 − 𝑤̅𝑔,𝑡

𝜎𝐾𝑔𝑖,𝑡
 

𝑃𝑖,𝑡 = 1 −∑(
𝑤𝑖𝑔,𝑡

𝑤𝑖,𝑡
)2

𝑁𝑚

𝑖=1

 

𝜎𝐾𝑔𝑖,𝑡はモジュール g に含まれるパッチ i の総リンク数、𝑤𝑖𝑔,𝑡はパッチ i とモジュール g の内

部のパッチとの間のリンク数、𝑤̅𝑔,𝑡はモジュール g 内のリンク数平均、𝑁𝑚はモジュール g

に含まれるパッチ数を表す。この 2 つの指標を実験パッチ 17 か所と慣行パッチ 12 か所で

全ての時点で計算し、実験パッチと慣行パッチでの時間変化の違いを図示した。 
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4.3 結果 

本研究で扱ったメタ個体群はパッチ占有率が 5 割程度で安定して推移していたが、総個

体数は変動が激しいものの増加傾向が見られた（図 4.2）。ネットワーク解析の結果、15 世

代全てでモジュールを特定でき、モジュール数は 3 つ（K、H、S と名付けた）で変わらな

かった。モジュール H と S に比べ、K はモジュール間の重要度𝑃𝑖,𝑡の大きいパッチが多い特

徴をもつことがわかった。モジュールの配置（モジュールに所属するパッチ）はほとんど変

わらず、モジュールどうしが接する範囲でのみ、パッチの所属モジュールが変化した（図

4.3B）。 

全体のモジュール性は実験前と実験 1 年目は減少傾向を示したが、実験 2 年目以降は増加

傾向に転じたことがわかった（図 4.4A）。各モジュールにおけるモジュール性の変化はモジ

ュールごとに異なったが、実験 3 年目以降は全てのモジュールで増加傾向にあるとわかっ

た（図 4.4B）。 

実験パッチと慣行パッチにおいて、モジュール内とモジュール間の重要性の時間変化で

比較したところ、モジュール内の重要度𝑧𝑖,𝑡が慣行パッチでは変化が見られないのに対し、

実験パッチで増加傾向にあることがわかった（図 4.5）。実験パッチでの増加はモジュール K

と H で顕著であった。一方で、モジュール間の重要度𝑃𝑖,𝑡の変化は実験区と慣行区で違いは

見られなかった（図 4.6）。 
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4.4 考察 

本章では、パッチ単位の撹乱レジームの実験的改変によって、全体のモジュール性が実験

前後で減少傾向から増加傾向に転じたことが明らかとなった（図 4.4A）。更に、モジュール

内と間のそれぞれのネットワーク構造が変化するかについて、実験区と慣行区とで比較し

たところ、モジュール内でのみネットワーク構造が変化したことを示すことができた（図

4.5）。これまでにモジュールの重要性を実験的に示した例はあったが(Gilarranz et al. 2017; 

Fletcher et al. 2018)、局所の影響がモジュール内と間へ波及する違いついて野外で実験的に

示した例はない。今回の結果は、メタ個体群の持続性に及ぼす局所の正の影響を実験的に示

唆した初めての例かもしれない。 

本章では、2 章で示唆された分散スケールを用いて生息地ネットワークを記述した。この

500m という分散スケールは、ミヤマシジミの鬼怒川の個体群で推定された 250～500m と

いう分散スケール(Zhang and Miyashita 2018)と、富士山の個体群で標識再捕獲法で示され

た最長移動距離 1200m（渡辺＆萩原 2006）との間にあり、近縁のヒメシジミでも 500m ほ

どの分散スケールが報告されていることからも(Thomas and Harrison 1992)、妥当性は高い

と考えられる。 

既存研究から、モジュール内の移動分散はモジュール内で生じた影響を即座に緩和する

ことで、メタ個体群の持続性に短期的に貢献するが(Gilarranz et al. 2017)、モジュール間の

移動分散は、頻度は少ないものの局所絶滅に対するレスキュー効果や地域全体の占有率を

底上げする効果を持ち、メタ個体群の持続性に長期的に貢献すると示唆されている

(Fletcher et al. 2013; Gilarranz 2020)。つまり、3 章の実験によって実験パッチの局所個体

群サイズが増加した影響は、モジュール内の移動分散ネットワークを変化させたものの、モ

ジュール外への波及は検出されなかったと言える。ただし、実験によってモジュール内のネ

ットワークが緊密になったことで、メタ個体群全体のモジュール性が向上し、メタ個体群の

持続性が高まったと言えるだろう。 



53 

 

今回の解析では頑健なモジュールが 3 つ存在することが明らかとなったが、モジュール

ごとに特性が異なり、実験による影響も異なることも示唆された。モジュール H と S は全

体のモジュール性の大半に貢献しており、実験によってモジュール内の総個体数も増加し

ている（図 4.4C）。一方でモジュール K はモジュール性が低く、実験による総個体数の顕著

な増加傾向も見られていない（図 4.4B）。さらにモジュール K はモジュール間の重要度の値

が他の 2 つと比べて大きく（図 4.3B）、モジュール間を繋げる機能の高いモジュールと言え

る。したがって大まかに言えば、メタ個体群の持続性に対して、モジュール H と S は短期

的に、モジュール K は長期的に貢献する可能性が高いため、それぞれのモジュールの機能

を意識した管理を今後検討していく必要があるだろう。モジュール内の重要度を実験区と

慣行区で比較すると、モジュール K と H で実験区の値が高まったが、モジュール S では変

化が見られなかった（図 4.5）。これは、モジュール内の総個体数に占める個体数の割合が、

モジュール K と H では実験区で増加して慣行区で減少しているのに対し、モジュール S で

は実験区でも慣行区でも増加していることが原因と考えられる（図 S4.1）。 

モジュール内の重要度は実験パッチで向上したが、12 か所の慣行パッチでは向上しなか

った（図 4.5）。この原因の 1 つとして、実験継続の時間不足が考えられる。定着やレスキ

ュー効果に寄与する移動分散が生じる確率はそもそも高くはないため、今後も実験を継続

することで、移動分散が生じる機会が増えることで慣行パッチでも向上するかもしれない。

しかし、実験パッチから慣行パッチへどれだけ個体が供給されても慣行パッチの生息地の

質が高まらなければ、シンクパッチのままでモジュール内の重要度はあまり向上しないの

かもしれない。既に生息地の質が高いもののこれまで個体の供給頻度が少なかったパッチ

に注目してみることで、周囲への波及効果を検証できるかもしれない。 
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4.5 図表 

 

図 4.1 （A)実験パッチと慣行パッチの位置、（B) 実験パッチと実験区の関係と、慣行パッ

チと慣行区の関係。実験区は赤・緑・青が並ぶ場所で、実験パッチは他の食草群落（白いポ

リゴン）も含んだ赤い線で囲われた領域。慣行パッチは青い線で囲われた領域。 

 

 

図 4.2 （A)ミヤマシジミの成虫総個体数の推移と、（B) パッチの絶滅率・（再）定着率・在

不在入れ替わり率の推移と、（C)１５世代のうちで占有されていた世代の比率のヒストグラ

ム。白棒は一度も占有されていないパッチの数を、黒棒は一度も絶滅していないパッチの数

を表す。 
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図 4.3 ネットワークの地図。パッチごとの（A）モジュール内の重要度ｚと（B)モジュール

間の重要性Ｐの 15 世代の平均値を丸の大きさで表し、丸の色は所属モジュールを表す。 

 

 

 

 

図 4.4 A は全体のモジュール性の指標 Q の時間変化を表す。実線は自己回帰モデルから推

定された中央値を、破線は 95&信用区間を表す。B は各モジュールのモジュール性の推移

を、C は各モジュールの成虫の総個体数の推移を表す。緑色の線がモジュール K を、赤色

の線がモジュール H を、青色の線がモジュールＳの変遷を表す。背景の灰色の網掛けされ

た時期が実験開始前、網掛けなしの時期が実験開始後。 
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図 4.5 全体と各モジュールにおける、実験パッチと慣行パッチでの、モジュール内の重要

度ｚ（Within module strength）時間変化の違い。箱ひげ図の赤は実験パッチを、青は慣行

パッチを表す。 

 

 

図 4.6 全体と各モジュールにおける、実験パッチと慣行パッチでの、モジュール間の重要

度 P（Participation coefficient）時間変化の違い。箱ひげ図の赤は実験パッチを、青は慣行

パッチを表す。 
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図 S4.1 各モジュール内の総成虫個体数に占める、慣行パッチと実験パッチとその他パッチ

の成虫個体数の比率。グラフの赤色は実験パッチを、青色は慣行パッチを、灰色はその他パ

ッチを表す。 
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第５章：総合考察 

 

・各章のまとめ 

これまでメタ個体群に及ぼす撹乱の効果は、理論やメソコスム、野外において数多く示唆

されてきた。しかし撹乱レジームは様々であり、特に野外の消費者の個体群動態に及ぼす撹

乱頻度やタイミング、強度の効果についてはよくわかっていなかった。本論文では、草地に

生息するミヤマシジミを対象に、撹乱としての草刈りに焦点をあて、その効果を検証した。

第 2 章では草刈りの頻度とタイミングについて、第 3 章では草刈り強度が局所個体群の動

態に及ぼす影響について明らかにした。第 4 章では局所の草刈りレジームの改変が生息地

ネットワーク構造に及ぼす影響を明らかにし、メタ個体群の存続性への示唆を得た。次節以

降は 2～4 章で得られた知見をもとに、局所スケールから地域スケールへと議論を展開する。 

 

・適した局所管理とは 

2 章の結果から、ミヤマシジミの発生時期（5～8 月）の中で草刈り頻度を減らし、草刈り

を成虫期に行うことで、局所個体群サイズを増加できることを明らかにした。これは 2018

年と 2019 年の 2 年間の網羅的な調査とデータ解析から得られたものだが、2020 年以降も

一部のパッチでの調査の継続と 3 章の結果から、草刈り頻度に関して更なる知見を得た。

年間を通して草刈りをしない食草群落を観察したところ、植生が遷移し、競争に強い木本が

優占して食草が常に被陰されるようになった（図 S5.1）。また、幼虫の発生期間以外（9～4

月）に 1 回だけ草刈りする場合においても、草丈が高くなり、3 世代目の個体数が急減する

パターンが見られた。3 章の野外実験では、幼虫の発生期間（5～8 月）に 1 回と発生期間

以外（9～4 月）に 1 回の年 2 回の草刈りを継続したことで、局所個体群サイズや食草を増

加させることができた。つまり、2 章の結果は短期的な草刈りの影響を捉えたに過ぎず、実

際に局所個体群が安定して維持されるには、発生期間に 1 回、成虫期に草刈りすることが
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必要であると考えられる。 

また 3 章の野外実験から、局所個体群サイズを大きくするうえで適した草刈り強度を明

らかにできた。ただ実験区の中で処理区が隣接することで、成虫や天敵が処理区間を個体が

行き来できることから、小スケールでのソース・シンク関係のような状況が生じていたと考

えられ、管理効果の処理区間の差を、実際よりも過少評価していたと思われる。さらに、幼

虫期末期には、20 ㎝の高刈区で他の区よりも寄生率が高いことが知られている(Yeh et al. 

2021)。したがって、10 ㎝高刈りが羽化成虫の環境収容力（平衡密度）がもっと高くなると

考えられる。 

一方で、今回の実験区のように、生息パッチ内で高刈りの場所と地際刈りの場所がともに

存在することは、局所的に多様な生息環境を創出することに繋がる。チョウは成虫期に多様

な花蜜を摂取し、交尾や産卵、飛翔、休息などで多くの環境を利用するため(Dennis et al. 

2003)、高い環境異質性は局所個体群の持続性にとって重要であると考えられる。しかし、

メタ個体群研究でパッチ内の環境異質性の効果を扱ったものはほとんどなく(Dennis et al. 

2003; Baguette and Mennechez 2004)、局所個体群の持続性や移動分散に及ぶ影響について

もよくわかっていない。刈り草を緑肥や牛馬の餌に利用していた当時は、草が伸びてきた場

所から小面積ずつ順々に採草しており（山内 ＆ 原 1990）、また草刈りも手鎌を使ってい

たため、草丈も様々であったと考えられ、図らずも生息地パッチ内の環境異質性を生みだし

ていたと推察される。 

さらに刈り草の除去もミヤマシジミにとって生息地パッチの質を高める上で効果的に違

いない。年 2 回の草刈りでは草丈が数十㎝に成長するため、草刈り後に刈り草を放置する

と、食草が覆われてしまいメスの産卵が妨げられると考えられる。加えて、刈り草の除去は

土壌を貧栄養にすることにも繋がる。日本の在来植物の多くは酸性土壌を好み、窒素やリン

などの栄養塩が少ない土壌に成育することが知られている(Tsuzuki et al. 2020)。ミヤマシ

ジミの食草であるコマツナギも同様で、硝酸態窒素や交換性カリウムなどが少ない土壌に
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生育するため（出戸ほか未発表）、刈り草の除去によって長期的に食草や在来植物の生育を

助けることに貢献できるだろう。 

以上をまとめると、幼虫の発生期間のうち成虫期に 1 回、10 ㎝を基準に地際から 20 ㎝ま

での刈り高の幅をもたせた草刈りを行い、草刈り後は刈り草を回収することが、生息地パッ

チにおける適切な管理と言えるだろう。 

 

・管理の実現可能性と課題 

農地景観は言うまでもなく営農の場であり、希少種の保全に取り組むためには、営農活動

と両立可能な管理が求められる。調査地の農地周辺の草地は年 2 回以上草刈りされており、

主要な農作物である米やソバ、麦の栽培の関係上、草の伸びが速い 5～8 月に１回は草刈り

されることが多い（図 S2.2）。この頻度はミヤマシジミの保全と相反しない。 

10 ㎝高刈りは成長点が地際より高い広葉草本の被度を高めることで、成長点が地際にあ

るイネ科植物を抑える効果があり、その結果、イネ科植物を餌とする斑点米カメムシの防除

にも効果があると報告されている(Inagaki et al. 2020)。斑点米カメムシによる米への吸汁は

稲作で最も大きい被害の一つとして多くの農家が懸念しており、10 ㎝高刈りはミヤマシジ

ミの保全と害虫防除を両立できる技術として提案されている。また、畦畔で育ったカメムシ

が水田に移動して被害をもたらすのを防ぐには、イネの出穂時期の 2 週間ほど前である 7

月中～下旬に畦畔の草刈りを行うことが重要であると言われている（寺本 2003; 小野 

2007）。この時期はミヤマシジミの成虫期にあたり、保全のための草刈りを行う時期と合致

しているため、草刈り時期においても希少種保全と害虫防除を両立できるだろう。したがっ

て 7 月中旬の高刈りは、短期的にはカメムシの被害を減らし、長期的にはカメムシの個体

数自体を低減できると考えられるため、希少種にとっての重要な生息地においても、農家の

合意が得やすい管理法と言える。 

しかし近年は、草刈りに使用される機械が肩掛け式の刈り払い機から自走式草刈機やラ
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ジコン草刈機へと変化している。自走式草刈機やラジコン草刈機は草丈が高くなると草刈

りの効率性が落ちることから、農地周辺の草刈り頻度が増加している。これらの草刈機は草

を粉砕しながら進むため、刈り払い機に比べてバッタや蝶の死亡率を数倍高めると指摘さ

れており(Humbert et al. 2010, 2012a)、今後の普及によって草原性生物に大きな影響を及ぼ

しかねない。草刈機の仕様では、刈り高を最大 7 ㎝に設定できるため、負の影響を多少は抑

えられるかもしれない。しかし、希少種の生息地や種多様性が高い場所は、草刈機が入りづ

らい急峻な土手や凹凸のある土手にあることが多く、土壌が貧栄養で頻繁な草刈りが不要

な場合もある。そうした場所は可能な限りこれまで通り、刈り払い機による粗放的な管理を

推奨していくことが必要だろう。 

 

・本メタ個体群の特徴 

本研究で扱ったメタ個体群は、河岸段丘上の農地景観 4 ㎞×4 ㎞ほどの範囲で維持されて

いる。緩い傾斜のある段丘面と水平の圃場の狭間に生まれる斜面には、大小様々な草地が成

立しており、コマツナギやミヤマシジミが生息するパッチが点在している。圃場サイズは数

十 m×数十 m のため、食草群落の面積も平均 130 ㎡程度である。最近傍の生息パッチ間の

距離も圃場サイズの影響で平均 55ｍと比較的短い。生息パッチはトータルで 160 個近くも

あり、それらが 3 つのモジュールを構成し、平均的な分散スケールよりもかなり広い空間

スケールの中に小パッチが多数あるシステムであると言える。また、草地の管理主体は圃場

単位で決まっていることが多いため、隣り合う圃場でも大きく異なる管理が行われている

ことが多い。したがって、パッチや食草群落ごとに草刈りのタイミングや強度などの攪乱が

多様であり、ミヤマシジミの局所個体群動態も多様である。一方、マトリクスには、ミヤマ

シジミの移動分散の障壁となる大きな森林や河川などの景観要素がほとんどなく、主要な

要素である農地ではイネやソバ、大麦など、圃場や季節により多様な作物が栽培されている。

特に主要な作物の一つであるソバは、圃場一面で一斉開花する時期があり、大量の吸蜜資源
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を提供している可能性があるため、今後移動分散に及ぼす影響などを検証していく必要が

ある。 

本研究で扱ったシステムは、個体数の多いパッチほど絶滅が生じにくく、連結性が高いパ

ッチほど（再）定着が生じやすいという特徴を持つ（出戸ほか 未発表）。さらに 2 章の結

果から、生息地の連結性による局所個体群サイズの底上げ効果が示唆されており、このシス

テムは、生息パッチ間の個体の移動が局所個体群を維持するうえで少なからずの役割を果

たしているメタ個体群であると言える。加えて、パッチの絶滅率と（再）定着率が 10~30％

程度と低く、在不在入れ替わり率が 40～50％であることから（図 4.2）、４分の１近くのパ

ッチは長期間占有され続け、３分の１近くのパッチは不在のまま続くことの多いシステム

である。このような、個体の供給源となるパッチ（ソースパッチ）と吸収源となるパッチ（シ

ンクパッチ）で大別されるメタ個体群は、占有パッチと不在パッチがダイナミックに入れ替

わることで安定して維持される狭義のメタ個体群とは異なる。しかし実際のところは、チョ

ウ類では狭義のメタ個体群を形成する例は限られ、ソース・シンク動態によって維持される

メタ個体群は多いと考えられる(Baguette 2004)。またミヤマシジミの食草であるコマツナ

ギが木本であることも、メタ個体群が安定して維持されている理由の 1 つかもしれない。

これは草原性チョウ類の食草の大多数が草本であるのと対照的である。コマツナギの個体

の寿命は数十年に及ぶと考えられるため、この特徴が生息地パッチの持続性を高めている

に違いない。 

 

・ネットワークの崩壊とミヤマシジミの衰亡 

今回は農地景観に生息するミヤマシジミのメタ個体群を対象としたが、ミヤマシジミに

とっては河川景観も主な生息環境の 1 つである。しかし、河川沿いの生息地は近年、次々と

絶滅が報告されている。河川敷にはかつて川の蛇行にあわせて広大な草地が右岸や左岸に

連続的に広がっていたが、ダム建設等の治水事業によって洪水の頻度が減少したことで草
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地の遷移が進み、ミヤマシジミの生息地が消失・分断化してしまった。その結果、多数の生

息地パッチが連結して複数のモジュールを持つネットワークが、少数の生息地パッチを含

む単一モジュールのネットワークへと変化してしまったと考えられる。静岡県安部川流域

でのミヤマシジミの衰退と絶滅は、その一例であると思われる（図 S5.2）。単一モジュール

は局所撹乱の負の影響を緩和できず(Gilarranz et al. 2017; Peña et al. 2017)、またパッチは

近接するため、火入れや草刈り、洪水などの攪乱を同時期に受け、地域絶滅したと考えられ

る。 

調査地近くの飯島町日曽利地区の天竜川沿いでは、2018 年まで 2～3 個の小パッチから

なる単一モジュールがあったが、2019 年の草刈り後に地域絶滅してしまった。飯島町を流

れる与田切川中流域にも 2019 年まで 3～4 個のパッチからなる単一モジュールがあったが、

2020 年以降発生が途絶えてしまった。この２つのモジュールは発見当時からすでに完全に

孤立してしまっており、絶滅の負債を観測したに過ぎないと思われる。 

伊那谷の農地景観においても、かつては天竜川西岸の段丘面上部を中心に、百 km スケー

ルでミヤマシジミが広域に生息していた（井原 2014; 宮下私信）。しかし近年はそのほとん

どが消滅し、モジュール単位で数か所の地域に残されるだけとなった。このうち、飯島町田

切地区では、10 年ほど前に絶滅してしまった。阿智村ではごく最近まで 2 つのモジュール

が隔離して残されていたが、2023 年についに発生が確認されなくなった。農地景観は河川

景観と異なり、パッチが小さいもののパッチ数が多く、多様な撹乱が生じる点で持続性が高

いと考えられるが、単一のモジュールでは個体群が持続する可能性は低いのだろう。 

 

・ネットワークの観点からのメタ個体群の保全 

本研究により、ミヤマシジミの保全にとって適切な草刈り管理についての知見を得るこ

とができたが、局所個体群にとって望ましい撹乱を景観全体に一律に適用することは、メタ

個体群レベルでは望ましくない結果をもたらす可能性がある。これまでのメタ個体群の研
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究から、局所個体群に対して同調した撹乱が生じるとレスキュー効果が機能しなくなり、メ

タ個体群の安定性と持続性が損なわれる可能性が示唆されている(Dey and Joshi 2006; 

Vasseur and Fox 2009; Vogwill et al. 2009; Fox et al. 2011)。そこで、生息地パッチ単位だけ

でなく、モジュール単位、あるいは景観全体で撹乱の多様性を維持していくための保全指針

が求められるだろう。生息地パッチ単位では、モジュール内とモジュール間で、それぞれ移

動分散のハブとなる生息地パッチを優先的に管理することで、メタ個体群のネットワーク

の持続性を高めることに繋がるだろう。加えて、レスキュー効果が生じる空間スケールで撹

乱を非同調に生じさせるのも一つの方法だと考えられる。移動分散はレスキュー効果や（再）

定着を通してメタ個体群の持続性に貢献する一方で、局所個体群動態の同調性を生むため、

中程度の移動分散が重要であると知られているが(Johst and Drechsler 2003)、レスキュー効

果が生じるより近い空間スケールでは、同調性を回避する撹乱の重要性がより高まるはず

である。加えて、モジュールが異なると空間的に離れるため、標高や気温、土壌条件、景観

構造だけでなく、共生者や天敵などの生物要因も違ってくると考えられるため、局所個体群

の動態や発生消長も同調性が弱まるだろう。したがって、各モジュールの特徴にあった管理

策を検討していくことで、モジュール単位の持続性が高まり、モジュール間のレスキュー効

果もより強めることに繋がるだろう。 

一方で、食草を植栽して新たな食草群落を作ることもネットワークの維持や強化に効果

的である(Vuilleumier et al. 2007)。この効果は、ソースパッチの近隣であるほどメタ個体群

の存続に貢献すると既存研究では予測されている(Johansson et al. 2017)。または、パッチ

間やモジュール間の移動を促すための飛び石パッチを作っていくことも重要かもしれない。

あるいは、ソースパッチの中や周囲に食草を植栽してパッチの質や面積を増強することで

局所個体群を補強することもできるだろう。モジュール S の中心部にある実験パッチでも

慣行パッチでもないパッチでは、2021 年に 50 株の食草を植えて面積を拡大させたところ、

従来の食草群落以上の個体数密度の幼虫が発生しており（出戸ほか 未発表）、局所個体群
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の持続性を高めるだけでなく、個体の供給を通して他のパッチへも効果が波及していく可

能性もあるだろう。 

さらに、自然の移入による定着が長年見られないパッチ群には飼育個体を放して補強す

ることも検討の余地があるだろう。実際に、地域絶滅した場所への再導入によって生息地ネ

ットワークが再建された例が知られている(van Langevelde and Wynhoff 2009; Wynhoff et 

al. 2011)。調査地の近くの飯島町田切地区や松川町上片桐地区でも、ミヤマシジミの再導入

による生息地ネットワークの補強を目指す取り組みが行われているが、孤立したパッチ群

では上手くいっていない（秋山ほか 未発表）。一方で、飯島町田切地区の中で食草群落が

多く残っており、更に食草の植栽が始まっている地域では、再導入後、放チョウパッチ以外

へも成虫が分散し定着したことで占有パッチが増えており、生息地ネットワークが復活す

る兆しが見えつつある。このネットワークが確立し、モジュールの 1 つとして既存のメタ

個体群と連結されれば、メタ個体群の持続性はより高まっていくだろう。 

 

・本研究の結び 

本研究では、生息地がパッチ状に分断化された農地景観において、ミヤマシジミのメタ個

体群の保全に資する撹乱レジームの効果を検証した。その検証のために、本研究は新規性の

高い 3 つの点に取り組んだ。1 つは、半自然草地において主要な撹乱レジームである草刈り

の頻度とタイミングと強度について、その効果を統合して評価した点である。これまでは

各々の重要性が別々に支持されてきたが、一つのシステムで 3 つの撹乱要素の影響をすべ

て明らかにし、最適な管理を提案した事例は皆無と言える。本研究では、適した頻度・タイ

ミング・強度を組み合わせることで局所個体群サイズやパッチの質を数倍にも増大できる

ことを示唆できた。2 つ目は、草地の撹乱が内的増加率と環境収容力に及ぼす影響を実験的

に示した点である。草地の撹乱が草原性生物の個体群や群集を大きく変化させることは多

くの既存研究で示唆されてきたが、時系列データを基に希少種の個体群パラメータの応答
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を明らかにした例は、皆無であった。3 つ目は、局所の撹乱操作が生息地パッチのネットワ

ーク構造に正の影響を及ぼすことを示した点である。局所的な撹乱がネットワークの持続

性に与える負の影響は、ミクロコスム実験や野外実験、海洋資源の収穫等で知られていたが、

撹乱による正の効果を示唆した例は恐らくこれまでにない。特に草地管理についての研究

分野では、これまで移動分散や景観構造の影響をほとんど取り扱ってこなかった。今回の成

果は、当該分野に対して強いインパクトを与えるに違いない。 

今後は、局所管理から地域スケールでのメタ個体群の存続性を予測できる空間明示モデ

ルの開発が必要である。全てのパッチで生じる全ての撹乱レジームをシミュレーションす

ることで、それらが生息地パッチの環境収容力やモジュール構造、ネットワークの持続性に

及ぼす効果を予測することができるだろう。そうした知見やアイディアは、ミヤマシジミの

保全や再導入に役立つのはもちろん、分断化された草原に生息する絶滅危惧種全般の保全

施策についても有用な指針を与えることができるに違いない。 
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5.1 図表 

 

図 S5.1 草刈り頻度が年間 0 回で継続した食草群落の（A）2018 年 10 月と（B)2022 年 4

月の写真。写真手前側（道沿い）だけは年に 1 度草刈りがされる。 

 

図 S5.2 静岡県安部川沿いの個体群の衰亡（萩原ら 2009 を改変）。2019 年の自身での調査

と、2022 年のチョウ類保全協会による調査から、既に地域絶滅したと思われる。 
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摘要 

 

生物多様性の損失は、生息地の面積の減少や質の劣化、分断化が主要因となっており、生

物多様性の保全にはパッチ状景観におけるメタ個体群の存続の視点が重要となっている。

人為撹乱はメタ個体群動態に強い影響を及ぼすことが知られているが、撹乱には頻度や強

度、タイミングなどの要素がある。しかし、それらを統合した撹乱体系（レジーム）が、局

所個体群動態やメタ個体群全体にもたらす影響を評価した研究例はほとんどない。草原性

チョウ類は、人為撹乱によって成立する半自然草原の生物多様性を指標する代表的な分類

群であり、近年の撹乱体系の改変により個体数や多様性が大きく減少している。草原性チョ

ウ類の１種であるミヤマシジミは、幼虫期にコマツナギのみを食べるスペシャリストであ

り、人為撹乱が強い農地や河川沿いの草地に生息し、メタ個体群を形成している。近年、各

地で絶滅が報告されている国指定の絶滅危惧種であり、本種の生息に適した撹乱体系を明

らかにすることが急務となっている。そこで本研究では、人為撹乱が卓越した農地景観にお

いて、ミヤマシジミのメタ個体群動態への撹乱体系（草刈り頻度・タイミング・強度）の影

響を明らかにすることで、メタ個体群の保全策を提言することを目的とした。 

第２章では、草刈り頻度とタイミングがミヤマシジミ幼虫の個体数に及ぼす影響を明ら

かにした。まず草刈り頻度の影響を調べるために、１５０以上の生息パッチにおいて、年間

の草刈り回数と幼虫個体数の関係を解析した。その結果、ミヤマシジミ幼虫が発生する５～

８月に草刈り頻度が少ないほど幼虫個体数が多かった。幼虫個体数に対しては、食草群落の

面積とパッチ連結性も正の効果を及ぼすことがわかった。モデル選択の結果、生息地の連結

性の効果は、平均５００ｍ程度の成虫の分散によりもたらされることが示唆された。次に、

草刈り頻度１回に固定して、世代ごとに草刈りのタイミングの効果を推定した。その結果、

成虫の飛翔時期（６月上旬、７月中旬）の草刈りが幼虫個体数を増加させ、他の時期に比べ

て個体数を数倍増やす効果があることがわかった。その理由として、成虫期の草刈りは個体
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に直接ダメージを与えないことや、メスが草刈り直後の丈の低い生息地に好んで産卵する

ためであると考えられた。さらに、幼虫個体数には、幼虫に随伴するクロオオアリとクロヤ

マアリも正の効果をもつこともわかった。 

第３章では、草刈り強度が局所個体数に及ぼす影響を実験的に検証した。草刈り強度の効

果を調べるために、草刈り実験区内に地際刈・１０ｃｍ高刈・２０ｃｍ高刈の３つの草刈り

強度の操作区（２４か所の繰り返し）を設け、５～８月の成虫期に草刈りを 1 回行う処理を

３年間継続した。解析では、ゴンペルツ型の個体群モデルを適用し、個体数の増加率が個体

数密度や草刈り強度、連結性、生息地の質から受ける影響を推定した。その結果、４年間で

実験区の個体数が数倍に増加し、環境収容力は１０ｃｍ高刈区と２０ｃｍ高刈区で最大と

なり、内的増加率は地際刈区で最大となることがわかった。ただし、２０ｃｍ高刈は幼虫の

寄生率が高く、地際刈は産卵には適しているものの多くの個体を移出させてしまうことか

ら、１０ｃｍ高刈が最も適した管理であると示唆された。 

第４章では、局所の草刈り管理体系の改変が生息地ネットワーク構造に及ぼす影響を明

らかとした。４年間の草刈り実験が生息地ネットワーク構造に及ぼす効果を明らかとする

ため、１５０以上の生息パッチを対象に、実験前を含む１５世代の間で、生息地ネットワー

クのモジュール構造、および実験区の生息地パッチの重要性の時間変化を調べた。１５世代

の間でモジュールの数は変化しなかったが、モジュール性の強さは実験前後で減少から増

加傾向に転じた。実験区のある生息地パッチの重要性のうち、モジュール内の重要性

（Within-module strength）は高まったが、モジュール間の重要性（Participation coefficient）

に変化は見られなかった。したがって、４年間の草刈り実験によってモジュール内部に対し

て一定の影響を及ぼしたことがわかった。 

第５章では、上記の結果を総合的に考察した。まず本研究の結果から示唆された、ミヤマ

シジミの局所個体群にとって適切な局所の草刈り体系についてまとめた。草刈り頻度を抑

え、成虫期に１０ｃｍ高刈を行うことが望ましいが、小スケールで刈り高を多様にすること
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で内的増加率も環境収容力も高い生息地パッチを創出できるかもしれない。次に、その管理

体系と営農活動との両立の可能性や課題ついて、水田害虫や草刈り機に主眼を置いて展望

した。更に、本研究で扱ったメタ個体群の特徴を他のチョウのメタ個体群と比較して説明し、

日本でのミヤマシジミの衰亡について生息地ネットワークと撹乱の視点で考察した。最後

に、メタ個体群を保全していくために必要な生息地ネットワークの維持や増強についての

方策を議論した。 

 

 

 


