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第 1章序論

1-1 研究の背景

(1) 森林で発生した集団枯損

森林の大規模な衰退は世界的に確認されている。例えば， ドイツで

は国立公園内のトウヒ林が 1996年の 1年間で 800ha以上枯損したと

報告されている (Mulleret al. 2008)。カナダ西部ではマツ類の枯死

被害が 1990年以降， 1,300万 haを超えており (Raffaet al. 2008), 

アラスカやアメリカ南西部の針葉樹林においても集団的な枯損はみら

れる (Shawet al. 2005 ; Allen et al. 2006)。これらのほとんどは，

樹皮下穿孔性キクイムシ (barkbeetles) が原因とされる。その他で

は，暴風雨や干ばつ (Negron-Juarezet al. 2010; Choat et al. 2018), 

林野火災といった気象害による集団枯損や (Fairman et al. 2015), 

大気汚染等 の複 合的 要因 により森林が衰退した事例が知られている

(Wang et al. 2007)。

集団枯損に至った林地では，林分構造や優占種が変化する (Allenet 

al. 2006)。また，枯死木の増加により林床の光条件が変わり，下層植

生のバイオマス量が増加したとの報告もある (Stoneand Wolfe 1996)。

衰退した森林が人工林である場合は，木材生産量や材質に負の影聾が

あり，レジャーやレクリエーションに利用される天然林では，枯死に

伴う景観の悪化は観光資源的価値の低下に繋がるとされている (Flint

et al. 2009)。このように，集団的な樹木の枯死は，林地に直接的な

影馨を及ぼすだけでなく，森林が有する多様な生態系サービスの損失

をもたらす (Dale et al. 2001)。
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日本の森林では，奥日光および奥秩父の縞枯れによる亜高山性針葉

樹林の枯損や（谷本ら 1996; Ohtaka et al. 2002), 丹沢山地のブナ

林の衰退がよく知られている（越地ら 1996; 星ら 1997)。また，キク

イムシが原因となった事例では，北海道で発生したエゾマツやカラマ

ツの立木枯損（古田ら 1981; 上田 2006), ナラ類の集団枯損について

多くの報告がある（黒田・山田 1996; 斉藤ら 2001など）。近年では，

東北地方の蔵王連峰において，オオシラビソ (Abiesmariesii) の集

団的な枯死が確認されている（齋藤・千葉 2017)。

(2) オオシラビソの生態的特徴

オオシラビソの属するマツ科モミ属 (Abies) は，北半球に分布する

約 50種で構成されており，日本には 5種が分布している。トドマツ (A.

sachalinensis) を除く 4 種（モミ A. firma, ウフンロモミ A.

homolepis, シラビソ A. Veitchii, オオシラビソ）は日本の固有種

であり，このうち，オオシラビソのみ系統的に大きく異なることが明

らかにされている (Suyama et al. 2000)。

同種は本朴I中部以北の亜高山帯針葉樹林を構成する樹木のひとつで

ある（石塚 1987; Suyama et al. 1997)。分布の北限は奥羽山脈の八

甲田山（北緯 40度 39分，東経 140度 52分，標高 1,585m) であり，南限は

明石山脈の大無間山（北緯 35度 15分，東経 138度 9分，標高 2,329m), 東

限と西限はそれぞれ北上高地の薬師岳（北緯 39度 31分，東経 141度 29分，

標裔 1,645m), 両白山地の三ノ峰（北緯 36度 5分，東経 136度 45分，標裔

2, 128m) とされる（林 1960; 梶 1982)。湿潤で積雪の多い環境に適応

した樹木であるため（梶 1982; 杉田 1990), 特に日本海側の多雪山地

で優占しており（杉田 2002a), 八甲田山や八幡平，蔵主連峰の高標高
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域では純林を形成する（杉田 20026)。また，これら山岳のオオシラビ

ソ林でしかみられない樹氷（アイスモンスター）は（矢野 1989), 同

種が着氷と雪片に覆われたものであり（矢野 1990), 東北地方の重要

な観光資源に位置づけられている（中野・五木田 2014)。

オオシラビソの結実周期は 2,.........,3年に 1度とされており，大部分の個

体が同調して開花・結実する（酒井 2001)。雌花は 6月上旬から下旬

にかけて樹冠上部で発達し，球果は 8月下旬に完熟する (Seki1994)。

生産された種子の 1,000粒重は 18g程度であり，そのサイズはトドマ

ツやシラビソより大きく，モミ・ウラジロモミよりも小さい（浅川ら

1981)。また，種子には休眠性があり，積雪下の冷温・湿潤環境を経験

することで打破される（千菓・林田 2020)。

オオシラビソの成長は緩慢であるが（倉橋ら 1974), 耐陰性が高く

（濱尾・大沢 1984), その更新は林床植生に大きく左右される。少害

山地の亜高山帯の林床はコケ型が優勢となり，多雪山地ではササ型と

なることが多い（杉田 20026)。同種の実生や稚樹は，前者の場合に多

く（前田・宮）II 1975 ; 佐原ら 2018), 後者ではササの被度が低い同種

樹冠下（濱尾・大沢 1984;Sugi ta et al. 2019) や，根返りで形成さ

れたマウンド（杉田ら 2008), 倒木上（中村 2017) などにその分布が

限られる。

(3) ササ類と樹木の天然更新

集団的な枯損が確認された蔵王連峰のオオシラビソ林では（齋藤・

千葉 2017), チシマザサ (Sasakurilensis)が優占している（青森営林

局 1998)。ササが密生する林床では，樹木の実生や稚樹の生育が阻害

され（齋藤 2013),堆積したリターは発芽や定着の支障となる（濱尾・
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大沢 1984)。さらに，種子捕食者である小動物の捕食圧も高まること

が知られている (Idaand Nakagoshi 1996; Iida 2004)。このことか

ら，ササ類は一般に樹木の天然更新の阻害要因とされている

(Nakashizuka 1988 ; Narukawa and Yamamoto 2002 ; 保坂ら 2008)。

それゆえに，繁茂するササに対しては， 目的とする林地の造成に向け

てその除去方法が検討されてきた。早川ら (2020) は，チマキザサが

繁茂する木曽ヒノキ林において，複数回のササ抑制剤の散布と漸伐に

よりヒノキの天然更新が促進可能であることを実証した。北海道では

ササ原を森林として再生させるために，重機を用いてササを除去し，

硬質士壌を裸出させる地表処理（かき起こし）が広く実施されている

（梅木 2003)。この処理の有効性はカンバ類やブナで確かめられてお

り（小山ら 2000; 伊藤ら 2018), 林内をかき起こした事例では，多様

な広葉樹の更新が図られることが確認されている（林田ら 1991)。近

年では，地表処理後に士壌養分や埋士種子が含まれる士層を敷き戻す

作業（表上戻し）や (Aoyamaet al. 2009), ササの除去と地表面の攪

乱を刈り払い機で行う簡易なかき起こし等（坂井• 吉田 2020), その

応用手法に関する知見も集積しつつある。

(4) 集団枯損が発生した森林の管理と対策

枯損した林地を広域に把握することは，枯死傾向や森林生態系への

影馨評価 (Meddens et al. 2012), 対応方針および管理計両を策定す

る際に璽要である (Wulder et al. 2006a)。森林の大規模な衰退に関

する研究において，デジタルリモートセンシング（衛星・航空画像等）

の有用性は広く認識されており (Wulderet al. 2006a ; Meddens et al. 

2012 ; K町 vemo et al. 2014など）， 日本でもいくつか報告がある（菅
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野・加藤 2002; 龍原ら 2006; 木下ら 2013)。様々な空間スケールの

リモートセンシング調査をレビューした Wulderet al. (2006a)では，

枯損範囲が地域レベルの場合，高解像度の衛星画像で衰退した森林を

正確に把握できるとしている。蔵玉連峰のオオシラビソの分布は高標

高域に限られることから（環境省自然環境局生物多様性センター

2013), 衛星データによる枯損地のマップ化は容易と思われる。

k町 vemo et al. (2014) は，キクイムシが原因で枯損した林地を衛

星データと空中写真で把握し，発生傾向の解析から枯損に対して脆弱

な林分を抽出して可視化した。このようなハザード評価や被害予測マ

ップは，林分単位に防除を実施する場合の優先順位の決定に寄与する

(K註rvemo et al. 2014)。キクイムシ類による枯損の発生およびその

程度に関係する要因は，一般に宿主となる樹木のサイズや立木密度，

標高や地形等であり (Wulder et al. 2006b ; Fetting et al. 2007), 

これらを予測因子として多くの針葉樹でリスク評価やハザードマップ

が作成されている（例えば， Pinus contorta [Bentz et al. 1993], 

Pseudotsuga menziesii [Wulder et al. 2006b], Pinus sylvestris 

[Karvemo et al. 2014] など）。オオシラビソにおいても，衛星両像

で枯損箇所を把握後，林況調査や国上交通省国上地理院 (2016) が提

供する数値標高モデルを活用して発生要因を特定すれば，先行研究と

同様に林分の脆弱性の評価が可能だろう。

キクイムシ被害の軽減方法には，林地の間伐や枯損木および周辺立

木の伐倒 (Fetting et al. 2007), トラップツリーと殺虫剤による誘

因駆除等があるが (Bentzand Munson 2000), 大部分が国定公園の特

別保護地区である蔵王連峰のオオシラビソ林では（国士交通省国士政

策局 2010), 伐採や薬剤の使用が制限される。このため，発生した集
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団枯損に対して直接的な防除は難しく，林地再生を図ることが主要な

対策となる。枯損した森林の更新動態を理解することは，その回復過

程を予測し，理想とする林況へ語導するための管理方針を決める際に

有用である (Collins et al. 2011)。被害林内の実生数や種組成を調

べた研究では，枯損した樹木の更新が図られる場合と (Jonasovaand 

Prach 2004), 他樹種が優占すると推測された事例とがある (Collinset 

al. 2011)。これに対し，多雪山地のオオシラビソ林では，樹木の更新

を阻害するササ類が繁茂するので (Nakashizuka 1988 ; 杉田 2002b),

林地の再生は期待できないかもしれない。この場合には，梅木 (2003) 

で報告されている地表処理を応用する等，天然更新を促進する手法の

検討が不可欠だろう。

1-2 研究の目的と構成

先述のように森林の集団枯損に林分単位で対応するためには，図 1-1

で示す手順でアプローチすることが有効である。すなわち，防除技術

の開発に先行して，枯損箇所を広域に把握し，発生の傾向と要囚を明

らかにする（図 1-1, ①）。次に，特定された条件を用いて林分の脆弱

性を評価し，優先的な対処が必要となる場所を可視化する（図 1-1,

②)。枯損原因の動態が予測できれば（図 1-1, ③），ハザードモデル

との統合により枯損するリスクの評価が可能になり (Bentz et al. 

1993), マップの精度も向上することから，早急に対策すべき林地がよ

り明確になる（図 1-1, ②＋③)。ただし，これらのアプローチは枯損

に対して直接的な対策が可能な場合に適用され，蔵王連峰のオオシラ

ビソ林のように伐採や薬剤の使用が制限されるケースを想定してはい
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ない。主な対応が林地再生となる場合は，今後衰退する可能性が高く，

かつ，更新の難しい林分から対処するのが望ましい。そのためには，

更新を促進する手法開発の前段として，林床にある稚樹・実生の定量

化により各林分の更新予測を行い，図 1-1の②十③のように，ハザー

ド評価と組み合わせて林地が衰退するリスクを推定し，マップ化を図

る必要があるだろう。しかし，枯損の発生とは対照的に，対策の優先

順位付けに更新の難易を加味した事例は少ない。枯損した単一林分を

対象に後継樹を定呈化し，更新が図られるか否かを推察した報告は多

くあるが (Jonasova and Prach 2004; Co 11 ins et al. 2011 ; 伊東ら 2011

など），健全林も含め広域に将来の林況を予測しなければ，集団枯損に

対する包括的な再生対策は囚難と考えられる。

そこで本研究では，集団的な枯損が確認された蔵王連峰のオオシラ

ビソ林を対象に，林地衰退のリスク評価と同種の更新を促進する方法

について検討し，森林の再生を対策とする場合に有効となるアプロー

チやその手順を明らかにすることを目的とした。各章の具体的な展開

は，以下のとおりである。

第 2章では，枯損後の衛星両像と GISを用いて衰退したオオシラビ

ソ林がどのような立地に多く分布するのかを広域に調査した。さらに，

発生要因の解析から各林地の枯損に対する脆弱性を評価し，作成した

ハザードマップの妥当性を検証した。第 3章では，林分構造とササの

林床被度を調べるとともに，標高傾度に応じた後継樹密度の関係を明

確にし，各林分の衰退リスクの評価とマップ化について考察した。第

4 章では，同種の更新阻害要因を明らかにすることを目的に，野ネズ

ミの種子に対する捕食圧の季節・年次変動を追跡し，その更新を促進

する方法を検討した。これらの結果から，第 5章では，蔵主連峰のオ

7
 



オシラビソ林における枯損対策を総括し，森林で発生した集団枯損に

対するアプローチの体系化について，議論する。

1-3 研究対象地

研究対象地である奥羽山脈の蔵玉連峰は，山形および宮城県南部

の県境に位置している（図 1-2)。中央蔵主は熊野岳（北緯 38度 8分，

東経 140度 26分，標裔 1,840m) を主峰とし，刈田岳（北緯 38度 7分，東

経 140度 26分，標高 1,758m) や地蔵岳（北緯 38度 9分，東経 140度 25分，

標高 1,736m) から構成される。森林植生は，標高 450m未満ではコナ

ラが優占し，以高 1,100m付近までミズナラ林が広がり， 1,lOOm,--.._, 

1, 400mはブナ林帯となる（青柳 1985)。標高 1,400m以上はオオシ

ラビソが分布する亜高山帯となり， 1,600m以高は高山低木林および

高山植物群落が成立する（菊池・菅原 1978)。亜高山帯の林床には

チシマザサが密生し（青森営林局 1998), 同種以外にもコメッガや

クロベ，ダケカンバやウダイカンバ等の高木性樹木が生育する（青

柳 1985)。

1/25,000植生図 GISデータによれば，蔵王連峰にはオオシラビソ

群集に区分される森林がおよそ 1,900haあり（環境省自然環境局生

物多様性センター 2013), 大部分は国定公園の特別保護地区に指定

されている（国士交通省国士政策局 2010)。本研究では，このうち

山形県側に分布する約 550ha のオオシラビソ林を対象とした（図

1-2)。 1km X 1 kmの平年値（気候）メッシュ（国上交通省国上政策

局 2012)によると，対象森林と璽複する 26メッシュの 1981年,--.._,2010 

年までの年平均気温の推定値は 3.3℃ ,--.._, 6. 5℃，年降水量は 1,423mm 
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,--..., 1, 598 mmである。また，地蔵岳山頂付近で観測された 1997年から

2018年までの最深積雪深の平均は 250cmである（沖田ら 2019)。な

お，主な種子捕食者である野ネズミ類として，山形県内にはアカネ

ズミ (Apodemusspeciosus), ヒメネズミ (Apodemusargen teus), 

ハタネズミ (Microtus montebelli), ヤ チ ネ ズ ミ (Eathenomys 

andersoni) の 4種の生息が確認されている（大津 1969)。

地蔵岳の西側斜面にはスキーコースが敷設されており，標高 1,660

mにはロープウェイの終点駅がある（図 1-2)。2016年に確認された

同種の集団枯損は，この山頂駅付近で顕著である（齋藤・千葉 2017)。

枯損林は 2013年に食葉性昆虫のトウヒッヅリヒメハマキ (Epinotia

piceae) によって多くの立木の針葉が褐変している（大澤 2016)。

その後， トドマツノキクイムシ (Polygraphusproximus) による多

数の穿孔が衰弱木の幹や枝に確認され，直後に落葉して枯死する個

体が増加した（齋藤・千葉 2017)。同種の集団枯損は， 2018年には

刈田岳周辺でも発生し（図 1-2), 枯死立木には同キクイムシの穿孔

が確認されている（仙台森林管理署 2018)。なお，刈田岳では 1970

年代にも小規模の枯損が発生しており，枯死木は 1990年代まで増加

傾向にあったと報告されている（青森営林局 1998)。青森営林局

(1998) ではその発生原因を不明としているが，枯損木にはキクイ

ムシによる多数の穿孔が観察されている。

トドマツノキクイムシは主にマツ科モミ属の衰弱木を穿孔して枯

死させる（四手井 1987; 小泉 1994)。日本以外にも朝鮮半島や極東

ロシアに分布しており （野淵 1966), ロシアではモミ類の天然林が

大規模に衰退した原因とされている (Kerchev2014)。日本ではオオ

シラビソと同科同属のシラビソにおいて，集団枯損の要因となり得

， 



ることが示唆されている (Takagi et al. 2018)。このことから，他

の多雪山地の同種の森林でも，蔵王連峰と同規模の枯損が発生する

可能性がある。
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集団枯損が発生した森林

↓ 
①枯損林の広域把握

枯損傾向分析

枯損要因特定
（立地条件，林分構造等）

↓ 
② ハザード評価＆マップ化

↓ 
③枯損原因

動態予測

↓ 
枯損リスク

評価＆マップ化

↓ 
被害軽減

防除技術の開発

図1-1 集団枯損が発生した森林への対応手順
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図1-2

黒色の実線は山形県と宮城県の県境，灰色は

オオシラビソの分布域であり，濃い灰色は特別保

護地区内を示す。●はロープウェイの終点駅。
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第 2章 集団枯損のハザード評価

2-1 背景と目的

森林被害の広域把握には， GISやリモートセンシング技術の活用が

有効とされており（菅野・加藤 2002), 枯損林分の抽出方法や地形的

要因と被害との関係を示した報告は多い（平野 1998; 龍原ら 2006; 

木下ら 2013)。森林限界に近い亜高山帯に分布する樹木は，生育期間

の短縮や強風といった環境ストレスの影轡を受けやすく （丸田・中野

1999 ; 酒井 2001), 風衝害による当年枝の枯死や樹勢の衰萎が報告さ

れている (Maruta1996 ; 谷本ら 1996)。 トドマツノキクイムシは衰弱

木を穿孔して枯死させるので（四手井 1987; 小泉 1994), 蔵王連峰の

オオシラビソ林で確認された集団枯損には（婿藤・千菓 2017), 高標

高域や風衝地に位岡する等の立地条件が関係している可能性がある。

枯損の発生要因を明確にすることは，今後衰退する林地の検出とハ

ザードマップの作成に寄与する。そのためには，枯損林を広域に把握

し，対応する立地とともに林況も調べる必要があるだろう。なぜなら，

キクイムシによる集団枯損の発生には，穿孔対象となる樹木のサイズ

や胸高断面積合計，立木密度といった林分構造が関係することが知ら

れているからである (Fetting et al. 2007)。このうち，穿入の成功

確率を左右する宿主の本数は，最も重要な因子とされており (Karvemo

et al. 2014), オオシラビソと同じマツ科の Picieaables や Pinus

sylvestrisが優占する森林では，立木密度の高い林分を重点的に管理

する必要性が示されている (Karvemo et al. 2014)。

そこで本章では，蔵主連峰のオオシラビソ林で確認された集団的な
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枯損の発生傾向を明確にし，さらにその要因を検討することで，今後

の枯損動態の予測が可能か明らかにすることを目的とした。そのため

に，まず，枯損後の衛星画像と GISを用いて，衰退した森林がどのよ

うな立地に多く分布するのかを調べた。次に，枯損の発生に関わる要

因を立地条件および立木密度から検討し，キクイムシに対する各林分

の脆弱性の評価と作成したハザードマップの妥当性を検証した。これ

らの結果から，同種の森林で確認された集団枯損の発生要因を検討し，

その予測手法について考察する。

2-2 方法

(1) 集団的に枯損した林地の把握

集団枯損したオオシラビソ林の位置とその規模を明らかにするた

めに， 1/25,000植生図 GISデータ（環境省自然環境局生物多様性セ

ンター 2013)から山形県側のオオシラビソ林の分布域のみを抽出し，

QGIS (OSGeo, ver2. 18) にデータを格納した。その後，プラグイン

からインストールした JapanMesh (Digital Energy, verO. 0. 2)を用

いて，対象森林を内包するようにメッシュ図を作成し，クリップ作

菓によりその分布域を 50mメッシュに分割した。作成された 2,868

個のメッシュのうち， 1,605個は 50mX 50mの 0.25 haであり， 1,263 

個は分布域の末端やスキーコースに分断されるために 0.25 ha末満

となった（図 2-1)。枯損箇所の判読には， QuickMap Services (Next 

GIS, verO. 19. 10. 1) の Google.cn satelliteを利用した。集団枯損

発生後の 2017年 5月 29日に撮影された衛星両像では，林床に繁茂

するササよりも樹高の高い立木は，葉色や樹形から樹種を容易に判

14 



別することが可能である。そこで，画像をモニター上で 1/300 に拡

大し，暗緑の葉色で円錐形をしている樹冠幅およそ 4m以上の立木を

オオシラビソと判断した。同種の枯損木は円錐形の樹形であり，か

つ，完全に落葉して枝幹部のみとなった個体と定義した。メッシュ

内にある枯損木を数えた後，下記の式からメッシュ節に枯損率を算

出した。

枯損率（％）＝メッシュ内枯損木数／メッシュ内立木数 X100 

なお，衛星両像では樹高がササの植生高よりも低い立木や樹冠下

に生育する小サイズの個体を検出することが不可能であったため，

本研究ではそれらをメッシュ内の立木数に含めてはいない。また，

他種の優占度が高い林分やメッシュサイズが小さいために，オオシ

ラビソが 5個体以下だった 413メッシュは，サンプル数が少ないた

め対象から除外し，空間的な解析は 0.25 haのメッシュが 1,591個，

0. 25 ha未満のメッシュが 864個の合計 2,455メッシュ (528ha) で

行った。

それぞれのメッシュの立地条件の値には，基盤地図情報の数値標高

モデル (5mDEM) を利用した（国士交通省国士地理院 2016)。5mDEM

を GISに格納後，上述した分布図でのクリップにより標高情報を抽出

し，地域統計で各メッシュ内にある標高値を平均してメッシュ単位に

一括した。斜面方位と傾斜は， DEMデータの地形解析から両値を算出

し，標高と同手順でメッシュ毎に集約した。その後，斜面方位は 4方

位にカテゴリ化し， 315°,--...,45゚ は北， 45°"-'135゚ は東， 135°"-'225°

を南， 225°"-'315゚ を西に区分した。各メッシュの立地条件と枯損程

度の関係は，枯損木の割合が 60%以上のメッシュ (90個）を対象に，

標高，斜面方位，傾斜のそれぞれにおいて一様に分布した場合のメッ
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シュ数の期待値を算出し，観測値との比較により特定の立地に偏って

分布しているか否かを X 2検定で確かめた。

(2) 集団枯損に対する林地の脆弱性

集団的な枯損の発生に関係する要因は，一般化線形混合モデル

(GLMM) を構築して， AIC基準のモデル選択により解析した。応答変

数は各メッシュの枯損木本数，説明変数はメッシュ毎に集約した標

高，斜面方位，傾斜の各値および立木数とした。応答変数はポアソ

ン分布に従うと仮定し， リンク関数は log を，ランダム効果はメッ

シュ差とした。解析ソフトウェアには Rver3. 6. 2 (R Core Team 2020) 

を使用し， glmmMLpackage によりパラメータを推定した。なお，解

析は 1,591個の 0.25 haメッシュのうち，立木数が 30本以上の 1,389 

個で行った。

結果で詳述するように，最も予測のよいモデルに選択されたのは，

枯損木の数を 4つの変数で説明したものだった（表 2-1)。そこで，

集団枯損に対する林地の脆弱性は，以下の回帰式から枯損木数を予

測して評価した。

メッシュ内枯損木数

=exp(O. Ola+O. 09b+(O,,..__,O. 70)*+0. Olc-16. 22) 

a: 標高， b : 傾斜， C : 立木数

＊斜面方位が東の場合は 0, 南 0.35, 北 0.64, 西 0.70 

ハザードマップは，脆弱性を評価した 1,591 メッシュのうち，実

測した枯損木数が 3本未満だった 943メッシュを対象として作成し

た。枯損に対して脆弱な林分は，モデルにより枯損木数が 3本以上

と予測されたメッシュと定義した。これに対し，予測値が 3本未満
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のメッシュを枯損の可能性が低い林分とした。作成したマップの精

度は， 2017年以降に撮影された両像を用いて，実際の増加本数を確

かめることで検証した。ただし，解析のために購入した解像度 50cm 

の衛星画像 (2018年 11月 14日 Maxar社撮影， NTTDATA Corporation) 

では，立木の陰影が多く枯損個体の頂部も不明瞭であったため，単

木レベルの判読が不能だった。そこで，解析はじAV (DJI, Phantom3 

Advanced) により地蔵岳の山頂付近を 2019年 6月 13 日に空撮した

もので行った（東北森林管理局 2020)。このオルソ両像では，対象

とした 943個のメッシュ中 69個を確認可能であり，枯損する可能性

が低いと定義されたメッシュが 21個，枯損に対して脆弱なメッシュ

が 48個あった。それぞれのメッシュ内にある枯死個体を数えた後，

両者で枯損木数が異なるかどうかを Mann-Whitney検定で検証した。

2-3 結果

(1) 枯損林の分布と立地条件

図 2-1に各メッシュの枯損率を 5段階に区分した分布図を示す。

全 2,455個のメッシュ中 2,250個は枯損率 20%未満のメッシュであ

り，枯損木の割合が 20%以上 40%末満は 94個， 40%,..___,60%は 21個，

60%,..___,80%は 32個であった。枯損率が 80%を超えるメッシュは 58

個あり，このうち 56個が地蔵岳西側斜面の山頂付近に集中していた。

また，地蔵岳の東方や南方にも枯損率の高いメッシュが小規模なが

ら隣接して位置している地点があり，それぞれには枯損木の割合が

20%以上のメッシュが東方 25個，南方には 18個みられた。

枯損率を 5段階に区分した標高別の総メッシュ数に対する割合を
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図 2-2上段に示す。枯損率が 20%を超えるメッシュは， 1,300m以上

の標高帯にしかなかった。このうち，枯損率 60%以上のメッシュは

1, 500m以裔でのみ確認され，標高 1,600m'"" 1, 700mに有意に偏って

分布しており (x2=485.90, p<0.001), 枯損率 80%以上のメッシ

ュが占める割合も 22.8%と最も高かった。

図 2-3中段に斜面方位別の総メッシュ数に対する 5段階に区分し

た枯損率の割合を示す。枯損木の割合が 60%以上のメッシュは一様

に分布しておらず (x2=58.97, p<0.001), 西側斜面が 6.6%と最

も高く，次いで北向きの斜面が 3.1 %を占めていた。両者のうち，西

側斜面は枯損率 80%以上のメッシュが占める割合が 4.3%と高く，

58メッシュ中 52メッシュが西向きの斜面に位置していた。

傾斜別の総メッシュ数に対する 5段階に区分した枯損率の割合を

図 2-3下段に示す。枯損木の割合が 60%を超える 90メッシュは傾斜

角 30゚ 未満にしかなく，このうち 20°'"'-'30゚ に有意に偏って分布し

ていた (x2=66.51, p<0.001)。

(2) 集団枯損の発生要因とハザード評価

GLMMによる解析の結果，一定モデルの AICは最も大きく，その係

数は切片が 0.63土0.06 (最尤推定値土標準誤差；以下同じ）， sは 1.77 

土0.04となった（表 2-1)。枯損木数を単一の変数で説明した場合の

AICは，標高が最小であり， 2変数では標高と傾斜， 3変数では標高，

傾斜，立木本数のモデルが最も小さかった。すべての組み合わせの

中で AICが最小となったのは， 3つの立地条件に各メッシュの立木数

を加えて枯損木の数を説明したモデルだった（表 2-1)。そのパラメ

ータは切片がー16.22土0.72, 標高の傾きが 0.01, 傾斜 0.09, 斜面方
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位 0.35,.--.....,0.70, 立木数 0.01, sは 1.09土0.03であった。

図 2-3に各メッシュのハザード評価別の分布図を示す。 2017年時

点で枯損木が 3本未満だった 943 メッシュのうち， 356 メッシュ

(37. 8%)は枯損に対する脆弱性が高いと予測された。その分布は，

2017年時点で枯損率が高かったメッシュから（図 2-1), それほど遠

くない位置に多かった。一方，今後も枯損する立木が少ないと推測

された 587 メッシュ (62.2%) は，主に低標高域や地蔵岳の東方に

集中していた。

枯損木数別のメッシュ数を図 2-4に示す。枯損する可能性が低い

と予測された 21個のメッシュのうち， 85.7%にあたる 18個では 2019

年時点でも枯損木が 3本未満であった。一方，枯損に対して脆弱な

48メッシュのうち， 72.9%を占める 35メッシュで 3本以上枯損して

いた。両者の枯損木数は統計的に異なり，後者の方で有意に多かっ

た (Mann-Whitney, p=  0. 000)。

2-4 考察

(1) オオシラビソ林で発生した集団枯損

蔵王連峰のオオシラビソ林が集団的に枯損したことは，これまで

宮城県の刈田岳周辺や（青森営林局 1998), 最近では山形県の地蔵

岳で報告されていたが（齊藤・千葉 2017), その位憤や地形との対

応関係は広域的に把握されてこなかった。衛星両像と GIS を用いた

本章の手法により，対象としたオオシラビソ林の分布域には，枯損

率の高いメッシュが集中する地区が大別して 3か所あることが明ら

かになった（図 2-1)。さらに，枯損林の大部分は傾斜角 30゚ 未満の
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高標高に位置しており（図 2-2上，下），斜面方位では西側に多く分

布していた（図 2-2中）。丹沢山地でみられるブナ林の衰退は，山頂

付近や主稜線部といった裔標高域で確認されており（越地ら 1996; 

星ら 1997), 特に南向き斜面で著しいとされている（平野 1998; 鈴

木・山根 2013)。この要囚として河野ら (2007) および Suto et 

al. (2008)は，局地風の影響を示唆している。蔵玉山系においても冬

季は西風が卓越し（矢野 1989), 森林限界付近では，強風により旗

型や頂芽交替型となった不健全樹形のオオシラビソが多く確認され

ている（斎藤・斎藤 1981)。 トドマツノキクイムシは衰弱木を穿孔

して繁殖するので（小泉 1994), 西側斜面の標高の高い林分は，キ

クイムシが選好する衰弱した個体が多かった可能性がある。ただし，

枯損率の高いメッシュが集中する地蔵岳西側の林地では（図 2-1),

トウヒツヅリヒメハマキによる針菓の褐変が先行して確認されてい

る（大澤 2016)。このことから，食葉性昆虫の大発生に伴い，穿孔

性昆虫の繁殖源である不健全木が増え，集団的に枯損したというこ

ともあり得る。本章で判読した衛星画像では， どちらのシナリオが

正しいのか二律背反的に立証することは難しいが，同種の集団枯損

の発生傾向を定量化した初めての事例といえる。

一方，各メッシュの枯損木数を説明する変数のうち，標高に次い

で AICが小さかったのは立木本数であり，最も予測のよいモデルに

選択されたのは，地形的要因に立木密度を加えた 4変数で説明した

ものだった（表 2-1)。この結果は，オオシラビソの集団枯損にみら

れる局所性に，立地条件だけでなく林分構造も影響していることを

示している。キクイムシによる枯損の発生に関連する要囚として，

宿主となる樹木の直径や本数密度，胸高断面積合計などが知られて
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おり (Fetting et al. 2007), トドマツノキクイムシでは，オオシ

ラビソと同科同属のシラビソにおいて，幹直径の細い個体への選好

性が明らかにされている (Takagi et al. 2018)。したがって，枯損

の発生が局所的である要因を明確にするためには，林況に関わる指

標について立木本数を含めて検討し，立地条件も加えた多角的なア

プローチが必要だろう。

(2) ハザード評価による枯損予測

枯損に対して脆弱と予測された林分は， 2017年時点で枯損率の裔

い林地の近辺に分布していた（図 2-1, 2-3)。枯損林からそれほど遠

くない位置に，立地条件や林分構造が類似する林地がまだあること

は，部分的に枯損が拡大することを示唆している。キクイムシによ

る針葉樹林の衰退を長期間追跡した研究では，新規の立ち枯れは既

存の枯損林から 500m 以内で発生することが確認されている

(Wichmann and Ravn 2001 ; Kautz et al. 2011)。実際に，脆弱性

が高いと予測されたメッシュでは， 2019年時点で枯損木が増加した

ものが多かった（図 2-4上）。一方で，ハザード評価を行ったメッシ

ュの 6 割は衰退しにくい林分と推測され，その分布は低標高帯や地

蔵岳の東方に集中していた（図 2-3)。これらメッシュの枯損木数は，

2017年以降も 3本未満の場合が多かったことから（図 2-4下），オオ

シラビソの分布域の下限付近や地蔵岳の東側は，高標高域と比較し

て集団的に枯損する可能性は低いと予測される。

2019年時点の枯損木数を実測できたメッシュのうち，一定数は予

測とは異なり，特に枯損に対して脆弱と評価された場合の的中率は 7

割程度と低かった（図 2-4下）。本章ではハザード評価のために，メ
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ッシュ間の差異をランダム効果として組み込んだ統計モデリングを

行ったが，近接するメッシュの類似性（空間自己相関）を考慮して

はいなかった。空間自己相関を加味しない場合，各説明変数の効果

が過大・過少評価されることや（深澤ら 2009), モデルの精度自体

が低下することが指摘されている (Latimer et al. 2006)。また，

予測精度が低い要因には，枯損率の裔いメッシュが少ないことも挙

げられる。 2017年時点では，高標高域や斜面方位が西側のメッシュ

は，半数以上が枯損率 20%末満であった（図 2-2上，下）。これらの

メッシュにおいて，今後，枯損個体が増加するようであれば，各メ

ッシュと対応する地形条件との関係はより明確になると思われる。

林地衰退のハザードを再評価する場合は，地形的要囚に加えて前

述した樹木サイズ等の林分構造に関する予測因子も検討すべきだろ

う。空中写真や高解像度の衛星画像上では，樹冠幅や樹冠被覆率と

いった森林情報の判読ができる（朝廣ら 1998)。近年は航空機 LiDAR

(Light Detection And Ranging) およびじAVにより取得した樹冠デ

ータをもとに，胸高直径や材積の推定が行われている（中武ら

2018 ; 小林 2020)。これらリモートセンシング技術を応用すること

で，林況に関係する複数の指標をメッシュ単位に算出すれば，評価

モデルにおいて枯損程度を説明する変数として扱うことが可能と思

われる。

さらに，各林分の脆弱性の評価に加えて， トドマツノキクイムシ

の動態も予測する必要がある。なぜなら，枯損の発生は両者を反映

した結果であり，精度向上のためには，それぞれの要因を含んだリ

スク評価モデルの構築が理想とされているからである (Bentzet al. 

1993)。キクイムシ個体数の増減および分布パターンを評価システム
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に組み込むことは難しいが (Fettinget al. 2007), 前年に枯損し

た林分との距離やその規模を定量化し，間接的な説明変数として扱

った報告がいくつかあり (Kautz et al. 2011; Lausch et al. 2011; 

Karvemo et al. 2014), 枯損原因の移動分散プロセスを含むモデル

は，空間自己相関が生じる要因を考慮しているとみなされる（深澤

ら 2009)。本章では，高解像度の衛星画像を用いてメッシュ単位に

立木の生死を識別しているので（図 2-1), 今後の枯損動態を LiDAR

搭載の航空機等で広域に追跡すれば，先行研究と同様の時系列的解

析から，同種においてもリスク評価を行うことが可能だろう。
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図2-1 各メッシュの枯損率を5段階に区分した分布図
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枯損率は黒色の濃淡で分類しており，口は枯損率20%未満， ■は枯損率80%以上

のメッシュを示している。
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表2-1 各説明変数のモデル別パラメータとAICの比較

税明変数 愚尤柑亡値 楔準誤互 AIC 

一定 (null) 切片 063 006 
!]!]68 

1 77 0 04 

切片 -18 27 083 ,.~ 
傾き 001 DOD !]012 

137 0 04 

切片 -0 81 014 

恒料 傾き 0 10 001 4340 

167 000 

切片 -013 0 11 

碩き（」c) 124 0 22 

斜百方位 狽ぎ（出） 050 016 4373 

傾き（内） 123 D 13 

167 0 04 

切片 -0 74 012 

"'本本数 傾き 002 DOD 4309 

160 000 

切片 -18 94 0 78 

標高＋碩拿I
碩き（標高） 001 000 

3862 
狽ぎ (1瑣斜） 008 001 

127 003 

切片 -17 67 081 

頒き（愕a,) 001 000 

椋阿＋斜且方位
碩き（北） 098 018 

3956 
頒き（南） 050 013 

傾き（内） 080 011 

131 000 

切片 -16 80 081 

標茫＋立木木数
碩き（標高） 001 000 

3952 
傾ぎ（立木本数） 001 000 

130 D 04 

切片 -1 37 016 

頒き（愕a,) 009 001 

悟乍＋斜面方位
碩き（」c) 089 021 

4249 
狽ぎ（出） 028 015 

傾き（内） 112 012 

157 0 04 

切片 -2 79 018 

傾命 l立木本数
傾き（傾斜） 012 001 

4076 
傾ぎ（立木本数） 002 000 

142 0 04 

切片 -1 47 015 

狽ぎ (j') 121 020 

斜百方伍＋立木本数
傾き（南） 065 D 14 

狽ぎ（百）
4208 

119 012 

傾き（立木本数） 002 DOD 

150 0 04 

切片 -1817 077 

傾き（笞高） 001 DOD 

狽ぎ (1瑣斜） 008 000 

柱忘+I瑣斜＋舎且方位 頒き（北） 067 017 3816 

碩き（南） 029 012 

狽ぎ（百） 070 010 

122 003 

切片 -16 98 073 

頒き（愕a,) 001 000 

標高 ,1項斜 l立木本数 碩き（碩拿I) 0 10 001 3723 

傾ぎ（立木本数） 001 000 

114 003 

切片 -16 19 080 

頒き（愕a,) 001 000 

傾き（北） 099 017 

標高＋斜面方位＋立木木数 狽ぎ（出） 058 012 3888 

頒き（百） 082 010 

傾き（立木本数） 001 DOD 

124 003 

切片 -3 24 018 

傾き（傾斜） 011 001 

狽ぎ (j') 081 018 

傾斜＋斜且方位＋立木本数 頒き（南） 041 013 3982 

碩き（百） 104 011 

傾ぎ（立木本数） 002 000 

134 D 04 

切片 -16 22 072 

頒き（愕a,) 001 000 

傾き（傾斜） 009 001 

穂己＋偵舎＋斜国方位＋立木本数
狽ぎ (j') 061 015 

3671 
頒き（南） 035 0 11 

碩き（百） 070 009 

傾ぎ（立木本数） 001 000 

109 003 

応答変数は各メッシュの枯損木木数。
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2017年時点で枯損木数が3本末満だった943メッシュが対象。四角で囲んだ部分は，

評価モデルの精度検証に使用した両像の撮影範囲。
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第 3章 林地衰退のリスク評価

3-1 背景と目的

枯損した森林の更新動態を理解することは，その回復過程を予測し，

理想とする林況へ誘導するための管理方針を決める際に有用である

(Collins et al. 2011)。キクイムシが原因で枯損した針葉樹林の再

生状況 を調べた研究では，穿孔対象樹木の更新が図られる場合と

(Jonasova and Prach 2004), 他樹種が優占すると推測された場合と

がある (Collins et al. 2011)。このうち， トドマツノキクイムシで

は前者の事例が報告されており (Debkov 2019), オオシラビソと同じ

マツ科モミ属の Abiessibrica林は，後継樹が豊富なためにその再生

は容易と予測されている。一方，蔵王連峰の同種の森林ではチシマザ

サが優占している（青森営林局 1998)。ササ類は一般に樹木の更新を

阻害することから (Nakashizuka1988 ; Narukawa and Yamamoto 2002 ; 

齋藤 2013など），枯損林の再生は困難となる可能性がある。

林分単位に枯損対策を講じる場合は，衰退するリスクが高く，かつ，

更新の難しい林地から対応するのが望ましい。このため，特に薬剤の

使用や伐採が制限される条件下では，各林分の枯損に対する脆弱性の

評価に加え，再生の難易を考慮したゾーニングが重要となる。これま

で枯損の発生予測を行った研究は多くあるが (Bentz et al. 1993; 

Wulder et al. 20066 ; Karvemo et al. 2014 など），更新動態を含め

たモデルの構築や広域にマップ化した報告は少ない。したがって，枯

損したオオシラビソ林を対象にハザード評価を行った後，林床の稚樹

によって再生が図られるか否かを林分単位に調べる意義はある。多雪
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山地の高標高域では密なササ型林床が発達し（杉田 2002b), その現存

量や被度は閉鎖した林冠下では低く （河原・只木 1978; 河原・鈴木

1981), ギャップ下で高いと報告されている（齋藤ら 2000)。このため，

ササが卓越するオオシラビソ林では，その被度の低い同種樹冠下に実

生や稚樹が多く分布する（濱尾・大沢 1984;Sugita et al. 2019)。

また，純林を形成する樹種では，林分の最大樹高や胸高直径は標高が

高いほど低下することが知られている (Nakashizukaet al. 1992 ; 粧

岡ら 1999; 酒井 2001)。このことから，オオシラビソ林でも標高傾度

に応じて林床のササや同種の椎幼樹の密度が変わる可能性がある。

そこで本章では，第 2章の枯損箇所の把握と同一スケールで標高

帯の異なる調査地を選定し，林分構造とササの林床被度を調べると

ともに，標裔に応じた後継樹密度の関係性を明らかにした。これら

の結果から，ササが優占するオオシラビソ林の集団枯損後の更新を

メッシュごとに予測し，ハザードマップに再生の難易を加味した林

地衰退のリスク評価について考察する。

3-2 方法

(1) 調査区の選定

オオシラビソ林が位置する地形頻度に合わせて調査区を選定する

ために，第 2章でメッシュ単位に集約した地形情報（標高，斜面方

位，傾斜）のヒストグラムを作成した。いずれも一山型の分布を示

したので，各階級に設ける調査区の多寡はこれらの分布型に従って

設定した。候補となるメッシュの中から登山道や林道が隣接するも

のを抽出するために， QGIS (OSGeo, ver2. 18) の QuickMap Services 
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(Next GIS, verO. 19. 10. 1) を利用して衛星画像 (Google.en

satellite) を確認した。その後，現地踏査によりアクセスが可能で

あった 28メッシュを選んだ（図 3-1)。

(2) 鉦木および植生調査

林分構造を把握するための毎木調査は，選定したメッシュ内に 10m

X 10mの調査区を設置して行った。区画の中にある胸高直径 5cm以上

の樹木を対象に樹種を同定し，地上から 1.3mの位憤で直径を計測し

た。調査区およびその固辺で最も高い樹高を林冠高とし， 目測により

lm単位で記録した。後継樹の生育状況は，調査区内に 2mX2mの方

形区を 3か所設けて調べた。方形区の位置は，調査区内の林床におい

て局所的に下層植生が異なる場所や露岩等の特異な立地を避け，標準

的な地点を選んで設定した。方形区では枯死個体および当年生実生を

除いた胸高直径 5cm未満のオオシラビソを対象に，樹高を 1cm単位

で測定した。その後は石橋 (1998) に従い，樹高 30 cm未満を実生，

30 cm以上 130cm未満を稚樹， 130cm以上を幼樹としてそれぞれの本

数を数え，本章ではこれらすべてを後継樹と定義した。林床に繁茂す

るチシマザサの被度は，目視により 10%単位で記録した。調査期間は

2018年 8月下旬から 10月中旬である。なお，解析に使用する調査区

の標高値は，それぞれを設置したメッシュの平均値を用いた。また，

各調査区の後継樹密度は区内に設けた 3方形区の平均値を lm汀こ換算

して推定し，チシマザサの被度は 3方形区の値を平均した。

(3) 地蔵岳西側斜面の更新予測

結果で詳述するように，標高とオオシラビソの後継樹密度の関係
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は，地蔵岳西側に位置する 19調査区でのみ有意な負の相関があった

(p= 0. 001 ; 図 3-4)。そこで，地蔵岳の西側斜面に分布する 719メ

ッシュを対象に，各メッシュの標高値を説明変数とした以下のモデ

ル式から lm2あたりの後継樹の本数を予測して更新の難易度を評価

した。

後継樹密度（本Imり =exp (27.24-0.016 x) 

x: 各メッシュの標高値

(3) 統計解析

28 調査区および 84 方形区の各説明変数と目的変数の関係は，

Spearmanの順位相関で検定した。地蔵岳西側斜面の 19調査区の解析

には， R ソフトウェア (RCore Team 2020, ver3. 6. 2)を使用した。

モデル式にべき乗関数を使用し，説明変数を調査区ごとの標高，応答

変数を各調査区のチシマザサの被度および後継樹密度として， nls 関

数による非線形回帰分析を行った。

3-3 結果

(1) 林分構造

28調査区の毎木調査を行った結果，各調査区の立木密度は最小で

300本/ha, 最大は 1,800本/haであり，林冠高は最小 5,--...., 最大 18mだ

った。調査区内のオオシラビソの胸高断面積合計 (BA) は 5.5 ,--...., 79. 4 

m 2 /haであり， BAを基準とした同種の優占度は， 28か所のうち 24か

所で 80%以上を占めていた。調査した 28か所の標高と林冠高の関係

は，相関係数は小さいが標高が上がるにつれて林冠高が低くなる有意

な負の相関がみられた (rs=-0.38, p=0.046)。
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(2) 後継樹密度とササの被度の関係

方形区あたりのオオシラビソの後継樹密度は最小 0 本/m2, 最大

11. 8本/m2であり，樹高は最小 2cm,._,_, 最大 245 cmだった。調査した

367個体のうち， 81.2%は樹高が 30cm未満の実生であり， 30cm以上

130 cm未満の椎樹は 17.7%, 130 cmを超える幼樹は 1.1 %であった。

図 3-2に各方形区のチシマザサの被度とオオシラビソの後継樹密度の

関係を示す。ばらつきは大きいが，ササの被度が低い林床では後継樹

が多く，ササが密生するほど稚樹や実生の数は減少した (rs=-0. 60, p 

=0.000)。84個の小プロットのうち，チシマザサの被度が 40%を超え

る 58プロットでは，オオシラビソの後継樹密度は 3本/m2以下であり，

このうち 35プロットには実生や稚樹がまったくなかった。

(3) 標高とササの被度および後継樹密度の関係

調査区の標高とチシマザサの被度の関係を図 3-3に示す。調査した

28か所のうち， 4か所にはササが分布していなかったが，標高とササ

の被度には中程度の相関があり Crs=0.43, p=o.022), 地蔵岳西側

斜面に位置する 19調査区でも標高が上がるにつれて林床のササは増

加傾向であった (y=lOO/l+exp(15.58-0.0llx), p=0.005)。一方，

28調査区の標高とオオシラビソの後継樹密度には有意な負の相関関係

はなく (r、=-0.27,p=0.159), 後継樹は 1,500m付近に位置するササ

のない調査区で多かった。ただし，地蔵岳西側においては，標高が高

くなるほど稚樹や実生の密度は低下した (y=exp(27.24-0.016x), p 

=0.001; 図 3-4)。

図 3-5に各メッシュの後継樹密度を 4段階に区分した分布図を示す。
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地蔵岳西側斜面にある 719メッシュのうち， 494メッシュ (69%) は

後継樹密度が 0,.......,1本/m2と予測された。 lm2あたりの後継樹本数が 1

,....__, 3本のメッシュは 173個 (24%), 3,.-..__,5本は 46個 (6%), 5,.-..__,7本は

6個 (1%)であり，それらは低標高帯に集中していた。

3-4 考察

(1) 集団枯損後のオオシラビソの更新

ササの被度が高い林床では，オオシラビソの後継樹はほとんど確認

されなかった（図 3-2)。このことは，チシマザサが同種の更新を阻害

することを示唆している。ササ型林床の亜高山帯針葉樹林において，

後継樹が少ない傾向は他の地域でも確認されており（杉田ら 2008),

本章の結果はこの報告とも一致した。

調査区を標高別にみると，県境付近に設定した 4か所の林床にはサ

サがまったくなかったが（図 3-1, 図 3-3), 標高が上がるほどササの

被度は高い傾向があり，特に地蔵岳西側の 19調査区でその傾向が顕著

であった（図 3-3)。この結果を反映するように， 19調査区の後継樹密

度は高標高域で低かった（図 3-4)。一般的に樹木サイズは標高が上が

るにつれて低下し，高標高に生育する個体ほど樹高が小さいことが知

られており (Nakashizuka et al. 1992 ; Srutek and Leps 1994 ; 酒井

2001), 蔵王連峰のオオシラビソ林においても，林冠高は標高が高いほ

ど低かった。ササ型林床のオオシラビソ林では，ササの被度が低い同

種樹冠下に実生や稚樹が多く分布するとされている（濱尾・大沢 1984;

Sugi ta et al. 2019)。このことから，サイズの小さな個体からなる高

標高帯の林分は，低標高と比べて樹冠の占有面積が小さく，ササの林
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床被度が高いため，同種の実生や椎樹が少ないと考えられる。

第 2章で示したように，地蔵岳西側斜面の高標高域は，枯損率の高

いメッシュが最も集中する地点であり，種子供給源となる母樹は大部

分が既に枯損している（図 2-1)。さらに，地蔵岳の枯損林内に設定し

た調査区にはチシマザサが密生しており（図 3-1), 実生や稚樹はまっ

たく確認されなかった（図 3-4)。これに対し，林床にササのない調査

区の後継樹密度は， lhaに換算すると 20,000本/ha以上と多かった（図

3-4)。林床に後継樹の多い林分が必ずしも更新するとは限らないが，

現時点で実生や椎樹のない林地は，更新に成功する可能性はほとんど

ない。したがって，少なくとも地蔵岳西側斜面の枯損林は，今後の更

新が困難と予測される。地蔵岳山頂付近の林分は，冬季に樹氷原とな

ることで知られており（矢野 1989), 枯損木となった現在も着氷と雪

片に覆われる現象は観測されている。しかし，融雪後には多くの枯死

木に樹皮の剥離や腐朽が観察されるので，いずれは幹折れや倒木が発

生すると思われる。このことから，観光資源である樹氷林を再生する

必要性が求められた際には，苗木の植栽などの対策が必要だろう。

(2) 林地衰退のリスク評価とマップ化

先に考察したような，現地調査により枯損後の森林動態を推測し

た報告は多くあるが (Jonasova and Prach 2004 ; Coll ins et al. 

2011 ; 斉藤・柴田 2012;Debkov 2019), 広域を対象とした更新の予

測モデルやマップを示した研究はこれまで少なかった。本章では，

標高と後継樹密度に負の相関関係があった地蔵岳の西側斜面におい

て（図 3-4), 得られた回帰式と各メッシュの標高値からその密度を

広域的に予測して可視化した（図 3-5)。その結果，対象とした 719
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メッシュのうち， 494メッシュ (69%) は， lm2あたりの後継樹が 1

本末満と推定された（図 3-5)。このことは，山頂付近の枯損林以外

にも，再生が困難な林分がある可能性を示している。林床にある後

継樹の実測から，今後の更新は難しいと予測したメッシュの枯損率

は 80%以上であり（図 3-4), 第 2章で示したように，地蔵岳の高標

裔域には該当するメッシュが 56個確認されている（図 2-1)。これら

周辺には枯損率が 60%,...,__,80%のメッシュが 22個あり（図 2-1), そ

の合算は図 3-5で示す後継樹密度が o,...,__,1本/m2と推定されたメッシ

ュの 15.8%に達する。このような枯損林では，半数以上の母樹が既

に枯死しているため，種子供給はほとんど見込めないと考えられる。

一方，残りの 84.2%にあたる 416個のメッシュのうち， 386個は枯

損率が 20%未満であることから（図 2-1), 高標高域に比べ散布種子

の供給が期待できる。ただし，これらメッシュが分布する 1,400m ,...,__, 

1, 600mの標高帯では，ササの被度が 50%を超える林分が多かった

（図 3-3)。林床のササはオオシラビソの更新を阻害していたので（図

3-2), ササを除去しない限り林地の再生は困難な可能性がある。

森林で発生した集団枯損に対し，林分単位で再生対策を講じる場

合は，枯損する可能性が高く，かつ，更新が難しい林地ほどその優

先度は高い。地蔵岳西側斜面のオオシラビソ林では，後継樹密度が 1

本/m2未満の 494個のメッシュのうち（図 3-5), 13. 0%にあたる 64

個が枯損に対して脆弱と評価された（図 2-3)。これらの林分は枯損

林と比較的近い位置に分布しており（図 2-1, 2-3), 枯損率の低いメ

ッシュの中で最も衰退するリスクが高いと考えられる。したがって，

集団枯損が発生する前に，優先的に更新を図る必要があるだろう。

一方，後継樹密度の推定対象とした 719個のメッシュのうち（図 3-5),
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235個 (32.7%) は枯損する可能性が低いメッシュと評価された（図

2-3)。これらのメッシュは地蔵岳西側斜面の低標高域に集中してお

り（図 2-3), このうちの 122個は 1本/m2以上の後継樹があると予

測される（図 3-5)。このような林分は，林地衰退のリスクが低いと

思われるので，高標高域に比べ天然更新は容易と思われる。

以上のように，環境傾度に応じた林床植生や更新を左右する椎幼

樹の密度を明らかにすることは，森林の動態予測の広域化に寄与し，

枯損に対するハザード評価と組み合わせることで，林地衰退のリス

クをマクロスケールに推定可能と思われる。ただし，地蔵岳の西側

斜面以外のオオシラビソ林は，標高と後継樹密度とに明確な関係性

がなく （図 3-4), 本章ではこれら林分の将来の更新状況を推測でき

なかった。林地の衰退に関する研究で有用なデジタルリモートセン

シング技術は (Wulder et al. 2006a ; K恥 vemo et al. 2014), ササ

群落の増減の把握にも活用されており（高田ら 2006), 衛星データ

と数値標高モデルを用いて潜在的な分布図も作成されている（牧ら

2008)。これらの手法を用いた画像解析により，メッシュ単位にササ

の被度を定量化すれば，その被度と同種の後継樹密度には負の相関

があったので（図 3-2),より広範囲の更新予測が可能になるだろう。

また，ササが少ない場合に後継樹の数は大きくばらついたことから

（図 3-2), その変動を説明する要因を検討し，更新が図られる林分

の抽出精度を高めることも今後の課題である。以上の検討事項が明

らかになれば，集団枯損のハザード評価と同ースケールで林地衰退

のリスク評価が可能になり，そのマップ化は適切かつ緻密な管理計

両の立案や対策の効率的な実施に貢献すると思われる。
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n 
図3-1 調査区を選定したメッシュ位置図

ノ

■は地蔵岳西側に設定した19調査区，口は地蔵岳以外の9調査区を設定したメッ
シュを示している。
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第 4章 天然更新の促進方法の検討

4-1 背景と目的

集団枯損林や衰退するリスクの高い林分の更新を図ることは，景観

や防災機能，観光資源的価値を維持する観点から重要である。第 3章

では，枯損林の林床にはチシマザサが優占しており，同種の稚樹や実

生がまったくないことから，今後の更新は難しいと考察した。密生す

るササ類は，一般に樹木の更新阻害要因とされている (Nakashizuka

1988 ; Narukawa and Yamamoto 2002 ; 保坂ら 2008)。繁茂するササの

除去方法のうち，重機を使用した地表処理（かき起こし）は，手法が

確立された北海道において一定の成果が得られている（梅木 2003)。

かき起こしにより密生するササは根系ごと除去され，硬質士壌が露出

するので（伊藤ら 2018), 地表面は実生の発生や定着に好適環境とな

る（小山・林田 1990; 小山ら 2000)。オオシラビソにおいても，林床

に堆積するササのリターが発芽や定着を阻害すると指摘されており

（濱尾・大沢 1984), ササ地上部による被陰は，実生の生育の支障と

なる（杉田ら 2008)。したがって， リターの除去を伴う地表処理は，

同種の更新に対しても促進的に働く可能性がある。

林床にササが優占する森林では，生息する野ネズミ類を把握し，生

産された種子や発生した実生に対するその捕食程度も調べる必要があ

るだろう。なぜなら，野ネズミは種子の捕食者や散布者として，森林

の更新動態に強く関与することが知られているからである (Ida and 

Nakagoshi 1996; 箕口 1996;Sone et al. 2002; Nakamura et al. 2013)。

森林性のネズミによる種子や実生の捕食は，個体が定着するまでの主
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要な死亡要因とされており (Akashi 1997 ; 上島ら 1997; Abe et al. 

2001), その捕食圧はササの群落内で特に高い（林田・五十嵐 1995; 

Ida and Nakagoshi 1996 ; Iida 2004)。また，いくつかの野ネズミで

は，林内の生息密度が優占種の結実周期に応じて増減することが確認

されている (King 1983 ; Jensen 1985 ; 箕口 1996)。このため， 日本

では明確な豊凶性のあるブナ科樹木を対象に，野ネズミとの相互関係

を調べた報告が多い（箕日 1988; Wada 1993 ; Seiwa et al. 2002 ; 

Nakamura et al. 2013)。一方，オオシラビソが分布する而高山帯針葉

樹林でも，野ネズミ類の生息は確認されているが（岸元 2001; 立石

2007), 森林の動態に対する影響を定量化した事例は少ない。同種の結

実には 2,---...,3年の豊凶周期があり（酒井 2001),蔵王連峰では純林を形

成するほど優占している（杉田 2002b)。このことから，ササ型林床

の亜高山帯林においても，野ネズミは森林の構成種と密接に関係して

いる可能性があり，その更新に及ぼす影響は大きいと予想される。

そこで本研究では，林床にササが卓越するオオシラビソ林において，

同種の更新を阻害する要因を明らかにすることを目的とした。具体的

には，まず，種子の被食を防止した場合としない場合とを比較した播

種実験を行い，実生の発生や生残に与える地表処理の効果と，野ネズ

ミによる被食程度を調べた。次に，野ネズミ類の種子に対する捕食圧

がササ地からの距離に依存するのか検証し，その季節変化および年次

変動を同種の結実呈とともに追跡した。これらの結果から，野ネズミ

の捕食圧とオオシラビソの豊凶周期との関係を考察し，ササが優占す

るオオシラビソ林での更新促進方法について検討した。

4-2 方法
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(1) 地表処理と野ネズミによる捕食が実生の発生に与える影響

オオシラビソ実生の発生に与える地表処理の効果を明らかにする

ために，地蔵岳の西側斜面に分布する同種の森林を対象として，標

高の異なる 3か所に実験地を設定した（図 4-1)。地蔵岳の西側斜而

にはスキーコースが敷設されており，標高 1,660mにはロープウェイ

の終点駅がある。索道の直下は同種の林内を通る幅約 4mの管理道が

あり，林分は分断されている。

消雪した 2018年 5月中旬に，林縁部に繁茂する程高約 1.5mのチ

シマザサを刈り払い， 30mX 4mの刈り払い地をそれぞれの実験地に

設けた。その後，ササ地と刈り払い地との境界から 3mの位置に lm

X lmの実験区を 6つ設定した。実験区間も 3mの距離をとり， リタ

一層を含む地表約 10 cm を採掘した実験区（以下，地表処理区）と

刈り払い区を 3つずつ交互に設岡した。実験区内の四隅のいずれか 2

か所に 30 cm X 30 cmの播種プロットを設定し，一方には 30 cm四方

の金属製の枠に網目 1cmの亀甲金網を側面と上面に張ったカゴを埋

め込み種子の被食を防いだ。実験に使用する種子は， 2017年 9月 29

日に 21個体の樹上から球果を採取し，精選後に 4℃で保存したもの

を用いた。供試種子は千葉・林田 (2020)に従い，水選により充実率

を約 8割に高め， 30日間の低温湿層処理 (4℃，賠条件）を施して発

芽を促進した。播種は 2018年 5月 25日に行い，深さ約 1cmの溝に

100粒／プロットの種子を蒔き，地表処理区は覆士，刈り払い区はリ

ターでそれぞれ被覆した。実生の発生は，地表に出芽した個体の子

葉が完全に展葉した時点とし，発生に至った実生の生残数を 1回1週

の間隔で計測した。観察は降雪直前の 10月 30 日まで継続し，設置
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したカゴは実験終了後にすべて回収した。

実生の発生に対する野ネズミの捕食の影響は，発生までに枯死し

た個体の死亡要因を判別することで評価した。発生前の出芽段階で

は，種皮付きの子葉部が損傷・消失した実生や，胚軸が切断され根

系が地表面に露出していたものを野ネズミの摂食に伴う死亡と判断

した。子葉が褐変した実生は乾燥に伴う枯死，下胚軸が屈折したも

のは立ち枯れとし，風雨等でプロット内から無くなった個体は消失

に分類した。出芽削の種子段階での死亡原因は，発生が概ね完了し

た 7月 25 日に各プロット内に散在する種子をピンセットで採集し，

その外観と内包する胚の有無を確認して識別した。正常に発生した

実生の子菓から脱落した種皮には，発芽時に形成された直径 2mmほ

どの穴隙がその末端のどちらかにある（写真 4-1下）。一方，種子が

野ネズミに摂食された際には，種皮中央付近に食痕が残り，その穴

も大きい（写真 4-1上）。そこで，内包する胚がなかった種子は，種

皮の形態からそれぞれを正常発芽と捕食に区別し，両痕跡がない場

合をシイナとした。また，包含する胚の変色や萎縮，伸長した幼根

が枯死した種子は菌害・乾燥とし，死亡原因が不明のものは末発芽

とした。

実験地の周囲に野ネズミが生息することを確認する日的で，出芽

した実生への摂食が認められた 6月 25日にシャーマン式生け捕り罠

を設置した。実験地あたりの罠数は，刈り払い地が 3個，周辺のサ

サ地内が 6個の計 9個である。調査期間は 27日までの 2日間であり，

トラップに捕獲された野ネズミの個体数と種を同定して記録後，各

罠の位置で放獣した。
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(2) ササ地からの距離と野ネズミの種子に対する捕食圧の関係

ササ地からの距離と種子に対する野ネズミの捕食圧の関係は，各

実験地の刈り払い幅を 30mX 7mに拡張して検証した。オオシラビソ

の種子散布が終了した 2018年 10月上旬に，ササ地と刈り払い地の

境界部 Omから lm, 3m, 5mの位置に林田・五十嵐 (1995)に従って

作成した 20 cm 四方の木製皿を設置した。捕食を受けた後の翌春に

発生する実生を定量化するために，木製皿の隣には 30 cm X 30 cmの

播種プロットを作成した。それぞれの反復は 3回であり，プロット

内にある散布種子は播種までに可能な限り目視で取り除いた。供試

種子は同年 9月 25日に樹上から採取したものを使用し，千葉・林田

(2020)の水選方法により充実率を 86%に高めた後，実験まで 4℃の

冷蔵庫で保管した。播種は 10月 9日に行い，木製皿の場合は 100粒

を皿の上に置き，プロットには同数を揺種してリターで覆った。 2018

年秋期の観察は，降雪直前の 10月 24 日まで行い，皿上に生残する

種子の数を 3日間隔で計測した。その後，種子皿は一度回収し， 3か

所の実験地で消雪が確認された 2019年 5月 22 日に再び設置した。

このとき，各皿上には前年の回収時の生残種子数と同数を憤いた。

春期の観察頻度は週に 2回であり，播種プロットにおいて実生の出

芽が初めて確認された 6月 14日まで続けた。また，プロット内で発

生した実生数のカウントは， 2019年 10月 23日まで 1週間に 1度と

し，実験期間内におけるプロットごとの最大発生数で評価した。

野ネズミによる種子の捕食圧の年変動を調べるために， 2019年の

晩秋から翌春にかけても，上述の検証を同様の手順で実施した。実

験期間は秋期が 10月 7日"-'10月 25 日であり，春期が 2020年 5月

25日,--...,6月 12日である。ただし，結果で詳述するように， 2019年の
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秋期は野ネズミの捕食圧が高く，ササ地からの距離に関わらず木製

皿に置いた種子のほとんどが捕食された（図 4-5)。このため，翌春

に再度設置した各皿上には 100粒を置き直し，新たなプロットを作

成して同数を播種した。なお，これらの実験においても，種子や実

生への摂食が認められた際に，野ネズミが実験地の周囲に生息する

ことを確かめる目的で，前述の実験と同様にシャーマン式生け捕り

罠を仕掛けた。調査期間は 2018年が 10月 22日,--._.,24日， 2019年は 5

月 27日,,____,29日および 10月 16日,,____,18日， 2020年の 6月 1日,.___.,3日

である。

(3) オオシラビソの結実豊凶周期

野ネズミの捕食圧の変動とオオシラビソの豊凶周期との関係を明ら

かにするために，実験前年にあたる 2017年から 2020年まで同種の球

果量を調査した。対象とする個体は地蔵岳西側斜面のスキーコース沿

いに生育するオオシラビソから選定し，標高 1,340m ,.___., 1, 670mにかけ

て 172個体を選んだ。 2017年時点での対象個体の胸高直径は最小 6.5 

cm,.___, 最大 51.6 cmであり，樹高は 2.5m,.___.,15.2mである。調査は地上

からの球果の目視が容易となる 7月下旬から 8月中旬にかけて行い，

双眼鏡を用いて各個体の樹冠上部をくまなく見渡した後，それぞれの

球呆数を数えて記録した。

(4) 統計解析

地表処理と被食防止の有無が実生の発生に与える影響は，処理別の

最大発生数と最終生残数を実験地ごとに t検定で解析した。ササ地か

らの距離と野ネズミの捕食圧の関係は，皿上に置いた個々の種子が消
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失するまでの平均日数を算出し，距離に応じてその値に違いがあるか

を一元配置の分散分析で確かめた後， Tukey-Kramer法による多重比較

で検定した。同様に，距離別の揺種プロットの最大発生実生数も分散

分析を行い，播種した時期ごとに多重比較検定を行った。これらの解

析には Rソフトウェア (RCore Team 2020, ver3. 6. 2)を使用し，そ

れぞれの関数には t.test, aov, TukeyHSDを用いた。

4-3 結果

(1) 地表処理と被食防止の有無別の実生の発生と生残

処理別の発生および生残実生数の推移を実験地ごとに図 4-2 に示

す。実生の発生は 3か所ともに揺種から約 1ヶ月後に確認され，そ

のピークは 7月から 8月上旬にかけてみられた。種子の被食を防止

した場合の刈り払い区の最大発生数は，標高 1,400mの実験地では

26.0土13.8本（平均値土標準偏差；以下同じ）， 1,485mは 43.0土22.6

本， 1,650mでは 47. 3土20.1本であった。一方，地表処理区の発生

数は最小 30.0土4.0本～最大 46.3土10.0本であり，どの実験地にお

いても両区間で統計的な違いは認められなかった (t検定， p>0.05)。

発生した実生の生残数は 8月下旬頃まで減少し，その後は緩やかに

漸減傾向で推移した。観察を終了した 10月までに生き残った実生は，

刈り払い区 20.0土17.7本,,____,38. 3土20.1本，地表処理区 21.7土7.5本

,,____, 37. 3土24.5本であり，両区の生残数は 3か所ともに有意な差がな

かった (t検定， p>0. 05)。

一方，被食を防止しない場合の発生数は， 1,485mの地表処理区を

除いて 30本未満であり， 1,400mではいずれの区も 10本以下と低か
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った。 1,650mの両区および 1,485mの地表処理区の生残数は，被食

を防いだ場合と同様の傾向で推移し，発生数が 10本以下であった 3

実験区は 10月まで緩やかに漸減した。両区間の最大発生数の統計的

な違いは， 1,485mの実験地でのみ認められ (t検定， p=0. 02), 最

終的に生残した実生の数はどの実験地も両区で違いはなかった (t検

定， p>0. 05)。

図 4-3下段に被食防止の有無ごとの採集した総種子数に占める各

死亡要囚の割合を示す。種子の被食を防いだ実験区では， 3実験地と

もに正常発芽に分類された種子の割合が高く，標高 1,400 m では

90.6%, l,485m79.7%, l,650m67.2%であった。これに対し，非

被食防止区における正常発芽の割合は 20%未満と低かった。最も割

合が多かったのはいずれの実験地も捕食された種子であり，特に

1, 400mおよび 1,485mでは 8割以上を占めていた。出芽後に死亡し

た実生の各死亡要因の割合を図 4-3上段に示す。出芽段階において

も，金網カゴで囲わない場合は捕食により死亡した実生が多く，被

食防止区の死亡要因の半数以上が消失や乾燥害であったのに対し，

非被食防止区では 52.1%,--.__,53.3%の実生が摂食され枯死していた。

これら出芽実生の被食が確認された時点で設置した各実験地のトラ

ップには，ヒメネズミ計 8個体，ハタネズミ計 2個体，アカネズミ

計 3個体が捕獲された。

(2) ササ地からの距離に応じた種子に対する捕食圧

図 4-4にササ地からの距離別の生残種子数の推移を実験地ごとに

示す。ササ地と刈り払い地との境界 Omに設置した皿上の種子は，実

験開始直後から 3か所中 2か所で大きく減少し，一度観察を終了す
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る 10月 24日までの間に 1,485mは 3.0土3.5粒／皿， 1,650mは 0.3 

土0.6粒／皿となった。皿上には粉砕された種皮や野ネズミの巌が残

されていたことから，ほとんどの種子は木製皿の近傍で捕食された

と判断した。一方，ササ地から 3mおよび 5mの位置では，どの実験

地でも積害まで 85粒／皿以上の種子が生残しており，再び実験を始

めた翌春以降も，ササ地から離れるほど生残種子数は多い傾向がみ

られた。皿上に残っている種子は， 6月 12日にはどの距離でも 5粒I

皿以下になったが，すべての種子が消失するまでの期間は，ササ地

から遠いほど長い場合が多かった (Tukey-Kramer検定， p<0. 001)。

この実験期間内においても，各実験地周辺のトラップには前述した

野ネズミ 3種が捕獲された。捕獲数は 2018年秋期が計 12個体， 2019

年春期が計 19個体だった。

2019年から 2020年までの，ササ地からの距離別の生残種子数の推

移を図 4-5に示す。皿上に置いた種子は，実験を始めた 3日後には

すべての位置で 25粒／皿以下に減少し， 1,650mの実験地の 5mを除

き (Tukey-Kramer検定， p<0.001), 10月 25日までに 5粒／皿以下

となった。この期間にそれぞれの実験地ではヒメネズミ計 3個体，

ハタネズミ 1個体が捕獲された。再度 100粒／皿の種子を置いた 2020

年春期の種子の消失期間は，ササ地から遠い場合に長い傾向がみら

れたが (Tukey-Kramer検定， p<0.001), 1,485mにある実験地の 5

mを除き， 5月末までに 5粒／皿末満となった。春期の実験期間にお

いても，それぞれの実験地で計 15個体の野ネズミが捕獲された。

図 4-6にササ地からの距離別の最大発生実生数を示す。 2018年の

秋期に播種したプロットのうち，ササ地からの距離に応じた発生数

の違いが検出されたのは， 1,650 m の実験地のみであり
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(Tukey-Kramer検定， p<0.05), 5mの位置で 14.3土 14.6本の実生

が発生した。 2019年の各実験地の発生数は最大でも 1.3土 2.3本,........,7. 3 

土6.4本と少なく，距離ごとの発生に有意差があったのは 1,650mだ

けであった。一方， 2020年の春期に作成した播種プロットからは，

それぞれの実験地で最大 0.7土0.6本,........,21. 0土 18.4本の実生が発生し

たが，ササ地から遠いほど発生数が多い傾向があったのは， 1,485m 

の実験地のみであった (Tukey-Kramer検定， p<0.001)。

調査した年ごとの合計球果数を図 4-7に示す。選定した 172個体の

球果数の合計は，実験前年の 2017年は 527個だったのに対し， 2018

年は 10,247個と 19.4倍に増加した。以降は 2019年が 300個で前年比

0. 03倍となり， 2020年は球果が全く確認されなかった。

4-4 考察

(1) ササ型林床のオオシラビソ林における更新阻害要因

林床にササが卓越するオオシラビソ林では，同種の実生や椎樹はサ

サの被度が低い樹冠下に集中的に分布する（濱尾・大沢 1984;Sugi ta 

et al. 2019)。この要因を Sugita et al. (2019) は，樹冠下への種

子散布呈が多いことから説明し，濱尾・大沢 (1984) は，林床に堆積

するササのリターが発芽や定着を阻害するためと考察した。本研究で

行った種子の被食を防止した播種実験では， どの実験地でも刈り払い

区と地表処理区の間で実生の発生数に違いがなかった（図 4-2)。さら

に，両区の実生は発生当年の 10月までに同程度が生き残った（図 4-2)。

このことは，同種実生の発生や生残に与えるリターの影響が小さいこ

とを示唆している。被陰や堆積リターといった林床環境の定着阻害要
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因に対しては，一般に種子サイズの大きな樹種ほど耐性が高いとされ

ている（清和・菊沢 1989; Molofsky and Augspurger 1992 ; Seiwa and 

Kikuzawa 1996)。北海道の多くの地表処理跡地で優占するカンバ類は

（梅木 2003;伊藤ら 2018),生産する種子が 1,000粒あたり 0.2,.......,0_ 5 

gと小さく （森 1998), 定着の成否は林床に堆積するリターの有無に

大きく依存する (Yoshida et al. 2005)。これに対し，オオシラビソ

種子は 18g/1,000粒ほどもある（浅）IIら 1981)。このことから，種子

サイズが大きいために，同種実生の発生がリターに阻害されなかった

可能性がある。

金網カゴを設置した播種プロットに比べ，種子の被食を防止しなか

ったプロットでは，実生の発生数が両区ともに少ない場合が多く，実

生がほとんど発生しない実験区もみられた（図 4-2)。これら非被食防

止プロットでは，発芽前に野ネズミに摂食された種子の割合が高く（図

4-3下），出芽段階においても，被食により死亡した実生が半数程度を

占めていた（図 4-3上）。したがって，金網カゴのないプロットで発生

する実生が少なかった主な原因は，野ネズミによる捕食と考えられる。

実際に，実生への摂食が確認された時点で設憤した実験地周辺のトラ

ップには， 3か所ともに 3種の野ネズミが捕獲された。本章では，野

ネズミ別に種子および実生の被食程度を評価してはいないが，捕獲数

が多かったヒメネズミやアカネズミは， 日本では主にブナ科樹木の捕

食者として知られており，両者による種子や実生の捕食は，個体が定

着するまでの主な死亡要因とされている（丸田・紙谷 1996; 上島ら

1997 ; 北畠・梶 2000; Abe et al. 2001)。その捕食程度は実生定着の

成否や (Soneet al. 2002), 椎樹の分布パターンを決定するなど（小

山ら 2008), 樹木の更新に大きな影響を及ぼすことが明らかにされて
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いる (Idaand Nakagoshi 1996 ; 箕日 1996; Nakamura et al. 2013)。

而高山帯針葉樹林においても，野ネズミ類の生息は確認されていたも

のの（岸元 2001; 立石 2007), 森林の更新動態への関与を指摘した報

告は限られていた。特に林床にササが繁茂する同種の森林では，その

被度と後継樹密度との負の関係性に主眼が置かれていた（濱尾・大沢

1984; Sugita et al. 2019)。本研究の結果は，野ネズミはオオシラビ

ソの主要な捕食者であり，ササ型林床の同種の森林において，更新を

阻害する要因のひとつになり得ることを明らかにした。

(2) 種子に対する野ネズミの捕食圧の変動

林床にササが優占する森林では，野ネズミの捕食圧はササ地内で高

く，裸地等のササを欠く場所で低いとされている (Wada1993 ; Ida and 

Nakagoshi 1996; Iida 2004)。本研究で行った 2018年の秋期の実験で

も，ササ地から遠い位償にある種子のほとんどは降雪直前まで生残し

ていた（図 4-4)。一方， 2019年の秋期は，ササ地までの距離にかかわ

らず大半の種子が捕食された（図 4-5)。このことは，種子に対する野

ネズミの捕食圧が年次によって変動することを示している。この要因

のひとつに，種子捕食者を取りまく餌資源の多寡が挙げられる。本章

で調査したオオシラビソの球果数は， 2018年に削年の約 20倍と大き

く増えたことから（図 4-7), 地蔵岳の同種の森林ではこの年が豊作だ

ったと考えられる。一方， 2019年の結実呈は 2020年に次いで少なく

（図 4-7), 林内の餌資源は乏しかったと推察される。このことから，

2019年の秋期やその翌春にほとんどの種子が捕食されたのは（図 4-5),

野ネズミが林内に限らず刈り払い地でも活発に種子を探索したためか

もしれない。また，森林性のネズミの大発生は，樹木の結実周期と密
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接に関係することが知られており (king1983; Jensen 1985), 日本で

は豊凶性が顕著なブナ (Faguscrena ta) 林において，豊作の翌年に野

ネズミの生息密度が高まると報告されている（箕口 1988)。本章では

野ネズミの個体数を調査してはいないため，同種の種子に対する捕食

圧の変動要因は不明であるが，更新補助作業を行う場合には，少なく

ともそのことを考慮する必要があるだろう。

(3) オオシラビソの更新促進方法

オオシラビソと同じマツ科のアカエゾマツ (Piceaglehnii) では，

ササ地から離れるに従って野ネズミに捕食される種子は減少すると報

告されている（林田・五十嵐 1995)。本章においても，ササ地から遠

い位置に置いた種子ほど，生残期間が長い場合が多かったが， 6月中

旬までにほとんどの種子が捕食された（図 4-4, 4-5)。この結果を反

映するように，発生する実生は一貫して少なく，ササ地からの距離に

応じた発生数の違いも不明瞭であった（図 4-6)。このことは，オオシ

ラビソの豊作年に合わせてササを広範囲に刈り払っても，同種の更新

は促進されないことを示している。一般に野ネズミは，身を隠すこと

ができない植生の乏しい環境に対する選好性が低く (Kikuzawa 1988 ; 

Nishikata 1988), 林内にササが優占する森林では，ササを欠く場所で

種子や実生に対する捕食圧が減少する (Wada1993 ; Abe et al. 2001 ; 

Iida 2004)。本章の実験は，ササを含む灌木類をすべて刈り払った後

に実施しているので，野ネズミの選好性は低い条件下であったと思わ

れる。ただし，林床に散在する伐根や倒木等を除去してはいない。岩

塊や倒木といった遮蔽物は野ネズミの移動経路として利用されること

から（三浦・沖津 2006), これらの存在が刈り払い地での活動に寄与
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した可能性がある。実際に，重機を用いて裸地化した場所では，野ネ

ズミの活動が大きく抑制されると指摘されている（林田・五十嵐 1995)。

本章では，地表処理による種子の被食防止効果は検出されなかったが

（図 4-2),これはおそらくその規模が小さいためだろう。このように，

オオシラビソの更新を促進するためには，刈り払い地に堆積するリタ

ーや倒木等を除去する整地作業を行い，種子に対する野ネズミの捕食

圧をさらに低減する手法の検討が必要と思われる。
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図4-1 実験地概要

黒色の実線は山形県と宮城県の県境。灰色はオオシラビソの分布域，●は地蔵岳

西側斜面に設定した実験地を示している。口はロープウェイの駅，点線は索道。
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写真4-1 野ネズミに摂食された種皮（上段）と

実生の子葉から脱落した種皮（下段）
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第 5章総合考察

(1) 蔵王連峰のオオシラビソ林における集団枯損対策

本研究では，オオシラビソ林で発生した集団的な枯損に対して図 5-1

の手順でアプローチを試みた。各章で得られた結果から，蔵王連峰の

同種の森林における枯損林と衰退リスクの異なる林分について，それ

ぞれの講じるべき対策とその優先度を議論する。

第 2章で示したように，高解像度の衛星両像と GISを活用すること

により，蔵玉連峰のオオシラビソ林で確認された集団枯損は，高標高

の西側斜面に集中することが明らかにされた（図 5-1, ①）。次に，そ

れら立地条件に立木密度を含めて発生要因を解析し，枯損に対して脆

弱な林分の評価とマップ化が相応の精度で可能であることを示した

（図 5-1, ②）。作成したハザードマップによれば，衰退する可能性が

高い林分は，既に枯損した林地の周辺に多く分布しており，大部分は

伐採や薬剤の使用が制限される特別保謹地区に該当していた（図 1-2)。

したがって，林地再生を主体とする対策が適切と考えられる。

第 3章では，集団枯損が顕著な地蔵岳の山頂付近の林分について，

林床に同種の実生や椎樹が全くないことを示し（図 5-1, ③），その更

新は困難と予測した。枯損林を把握すると同時に後継樹を定量化しな

ければ，第 3章の考察において，樹氷林の再生が求められた場合に，

植栽の必要性を強調することはできなかったと思われる。また，地蔵

岳の西側斜面に限り，その他の林分の後継樹密度も標高傾度に応じた

関係性から推定可能であった。考察では後継樹の本数と枯損に対する

脆弱性を予測したマップを照合し，メッシュ単位に林地衰退のリスク

を評価した（図 5-1, ②十③）。
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今後衰退するリスクの高い林分は，種子供給源となる母樹が枯損し

やすく，かつ，林床の後継樹も乏しいと予測される。したがって，枯

損が発生する前に，速やかに更新を促進する必要があると考えられる。

第 4章では，その具体的な手法を提案するまでに至らなかったが，繁

茂するササの刈り払いのみでは，同種の更新を阻害する野ネズミの捕

食圧は軽減されなかった。北海道において，事業規模で実践されてい

る地表処理（かき起こし）は（梅木 2003), 種子捕食者の活動を大き

く抑制すると報告されている（林田・五十嵐 1995)。同種の森林が特

別保護地区内にあることを考慮すると，北海道と同規模の作業を行う

ことは難しい。第 4章で今後の課題とした林床に散在する伐根や倒木

の除去は，実施の見込める現実的な手法であり，簡易な地表処理の有

効性は検討に値するだろう。

一方，林地衰退のリスクが低い林分は，枯損する可能性が低く，林

床には一定数の後継樹があると推測されるので，対策の優先度は高く

ないと考えられる。ただし，亜高山帯に生育するマツ科モミ属では，

実生の定着には林床の光環境が重要とされており，暗条件では成長が

著しく阻害される場合もある（鵜川ら 2010)。このことから，個体群

が衰退する可能性が低い林地においても，後継樹の刈り出し等の更新

の確実性を高める取り組みは必要だろう。オオシラビソは造林樹種で

はないため，苗木が流通してはいないが，実生や稚樹のある低リスク

林分での刈り出しは，枯損した林地へ植栽する稚苗の確保にも貢献す

る可能性がある。このように，各林分の優先順位付けや管理方針の提

示を可能にしたのは，更新技術の阻発に先行して，林地の脆弱性と再

生の難易を広域に評価したことによるものと総括する。
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(2) 森林で発生した集団枯損に対するアプローチの体系化

序論で述べたように，森林で発生した集団枯損に対して，直接的な

防除が可能な場合に有効となるアプローチやその手順は確立されてい

る。本研究により，対応が林地再生に限られる場合においても，各林

分の衰退リスク評価に基づくゾーニングの有効性が示された。したが

って，森林で発生した集団枯損に対するアプローチは，図 5-2のとお

り体系化が可能だろう。両場合ともハザードマップを作成するまでの

手順は同様であるが（図 5-2, ①～②)，対策の優先順位を決定するた

めの各林分の評価方法が異なる。伐採や薬剤の使用が可能な場合は，

枯損が発生しやすい林分の優先的な防除が望ましいので，発生予測の

精度向上に寄与する枯損リスクの評価が適切である（図 5-2,②十③）。

これに対し，対策の主体が林地再生となる場合は，更新の難しい林分

から対処する必要があり，枯損発生の予測精度よりも，更新動態を加

味したリスク評価を重視すべきだろう（図 5-2, ②十④）。今後の課題

として，ハザード評価の精度検証方法は改善の余地がある。枯損林の

把握に用いた衛星画像は，単木レベルでの判読が容易なものの，更新

頻度が不定期であるために時系列的な解析が難しかった。このため，

本研究では解像度 50 cmの衛星画像を購入したが，枯損木の判読が不

能であった。したがって，広域スケールを対象にハザード評価の妥当

性を検証するためには，航空機 LiDAR等による高解像度の森林情報の

取得が不可欠と思われる。このほか，より広域を対象とした更新予測

手法の開発や他樹種に対するその応用範囲も検討すべき課題である。

国内の森林で発生した集団枯損のうち，養菌性キクイムシによるナ

ラ類の枯損被害（ナラ枯れ）は，全国的に問題視されるほど拡大して

おり（日本森林技術協会 2012), 薬剤の予防効果（斉藤ら 2008; 斉藤
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ら 2014), 防除方法の有効性（斉藤ら 2015), 枯損後の更新動態（伊

東ら 2011; 斉藤・柴田 2012; 西）11ら 2020) 等，多くの知見が集積し

ている。しかし，被害に対して図 5-2の手順のアプローチが重要と指

摘した報告は少なく，整備されたマニュアルにおいても（日本森林技

術協会 2012),林分別に管理方針を決定する手法は提示されていない。

枯損林の分布や発生予測に関する研究もあることから（佐藤ら 2004; 

近藤 2012; 山中・近藤 2014), ナラ林の枯損リスクの評価は，地域の

実態を反映した管理計両の策定や防除の効率化に寄与するだろう。

現在進行している地球温暖化に伴い，キクイムシによる森林の集団

枯損は増加傾向にある (Bentzet al. 2010 ; Sambaraju et al. 2012)。

気候変動に対しては，一般に高標高域にある森林ほど脆弱であり (IPCC

2007), 八甲田山のオオシラビソの分布変化を追跡した報告では，気温

の上昇により低標高域の個体群が衰退したと指摘されている（田中ら

2014)。第 2章で示したように，同種の集団枯損は標高の高い林地で発

生していたことから，気候変動に伴う分布域の上昇は，集団枯損に対

して脆弱な林分の増加をもたらすかもしれない。枯損の原因とされる

トドマツのキクイムシは全国的に分布しているため（四手井 1987; 小

泉 1994), 多雪山地の同種の森林において，蔵王連峰と同様の局所的

な枯損が発生することはあり得る。本研究で体系化したアプローチは，

直接的な防除対策の可否を間わず，森林の管理方針を林分単位に決定

する際に有益な知見となるだろう。
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集団枯損が発生したオオシラビソ林

↓ 
①枯損林の広域把握

枯損傾向：高標高域西側斜面

枯損要因：立地条件＆立木密度

↓ 
② ハザード評価＆マップ化

脆弱林分：枯損林付近

非脆弱林分：低標高域

（ 

↓ 呵こ薬斉二言l限

③後継樹密度
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枯損林
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高い林分， 後継樹：少ない

植栽
， 

更新促進

衰退リスク
低い林分

後継樹：高標高域より多い， 
更新補助

（刈り出し）

図5-1 集団枯損に対する本研究のアプローチ手順と

各林分の対策方針
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森林の集団枯損の発生

↓ 
（①枯損林の広域把握 ）

枯損傾向分析

枯損要因特定
（立木密度サイズ，立地等）

↓ 
［② ハザード評価＆マップ化 ）

＼ 伐 採 望 二Iこよる ／

③ ④ 
枯損原因 更新

伐採や薬剤による
対策不可

（林地再生のみ）

動態予測 動態予測

枯損リスク 衰退リスク

評価＆マップ化 評価＆マップ化

↓ ↓ 
被害軽減 更新

防除技術の開発 促進方法の開発

図5-2 森林で発生した集団枯損に対する
アプローチの体系化
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