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1. はじめに 

タイリクモモモンガ Pteromys volans は，森林環境に強く依存した滑空

性の小型哺乳類で (Hanski et al. 2000; Santangeli et al. 2013)，ユーラシ

ア大陸北部に広く生息している (Wison and Reeder 1993)．タイリクモモ

ンガは近代的林業による生息環境の悪化のため著しく減少し，既に生息域

の 30 % で個体群絶滅が予想されている (Shar et al. 2008)．しかし，生息

域が広いことから IUCN のレッドリストでは特別な警告は記載されてい

ない (Shar et al. 2008)．同様にタイリクモモンガの亜種であるエゾモモン

ガ P. volans orii も森林伐採による生息地の減少や孤立化による個体群へ

の負の影響が心配されているが (柳川 1999；小島 2008)，日本と北海道の

レッドリストには記載されていない．将来的にエゾモモンガの地域個体群

の減少，絶滅の問題が深刻化する前に予防的保全対策を行なうことが望ま

れる．保全対策を行ううえで最も必要な情報の一つが生息分布であるため 

(Sulkava et al. 2008)，エゾモモンガにおいても生息予測モデルの作成が

求められる．フィンランドはタイリクモモンガの減少が著しく 

(Hokkanen et al. 1982; Hanski. 2006), レッドリストに Vulnerable と指

定している (Rassi et al. 2010)．そのため既にタイリクモモンガの生息予

測モデルが作成されているが各モデルで欠点が見られる．モデルの高い予

測力を維持するためには Reunanen ら (2002b) のモデルでは使用する地

域が限定され，Hurme ら (2008) のモデルは使用する年が限定されてし
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まう．また両モデルにおいて林分面積が 3.5 ha 以下の狭小林を対象として

いない．Santangeli ら (2013) のモデルはフィンランド南部で網羅的に使

用可能だが，高い予測力を期待できない．また，植生や気候の違いはモデ

ルの予測力に大きく影響するため (Dettmers and Bart 1999)，フィンラン

ドのモデルを北海道に生息するエゾモモンガに使用することは不適切であ

る．小島 (2008) がエゾモモンガの生息予測モデルを作成したが，このモ

デルは都市部での生息予測を前提としているため農耕地域などの非都市部

での生息予測を行なうためには別のモデルが必要となる． 

北海道では農地開発や道路建設が進み (Konno 2002; 浅利ら 2010)，エ

ゾモモンガの生息地の孤立化が進んでいる (柳川 1999; Asari et al. 2007; 

図 1)．タイリクモモンガでは生息地間の移動が阻害されることで個体群の

遺伝的多様性や成長率が低下することが知られている (Lampila et al. 

2009a, b)．孤立化した個体群はサイズの縮小と (Hanski 1998a)，それに

伴う確率論的要因による絶滅が起こりやすくなるため (Krebs 2001)，優先

的に保護する必要がある．さらに確率論的要因により絶滅が起こる可能性

は孤立化からの時間に伴って増加すると考えられる．つまり，孤立化から

の時間を考慮することで生息予測モデルの予測力を向上させることが可能

かもしれない．そこで，本研究ではエゾモモンガが孤立期間から受ける影

響の評価，および孤立林における生息予測モデルの作成を目的とした． 
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2. 方法 

2.1 対象種 

フィンランドに生息するタイリクモモンガはノルウェートウヒ Picea 

abies と落葉広葉樹からなる成熟混交林で主に確認されるが (Hanski 

1998b; Hanski et al. 2000; Santangeli et al. 2013)，亜種であるエゾモモ

ンガはトドマツAbies sachalinensisやシナノキTilia japonicaなどからな

る針広混交林 (Suzuki et al. 2011)，カラマツ Larix leptolepis やカシワ

Quercus dentata などからなる基幹防風林 (東城 2009) さらに，ヤナギ類

Salix spp やケヤマハンノキ Alnus hirsuta などからなる河畔林 (辻ほか 

2004) においても生息が確認されている．オスと雌の行動圏は 2.2 ± 1.0 

(±SD) ha と 1.08 ± 0.8 ha 程度であり，雌同士の行動圏は重複しない (柳

川 1994)．寿命は 4 年から 5 年だが野生下では 3 年を超える個体は少ない 

(石井 2005)．繁殖活動は出生翌年の早春から夏にかけて始まり個体によっ

ては年に 2 回行う (柳川 1999)．産仔数は一度の妊娠で 3 個体程度である 

(柳川 1999)． 

 

2.2 調査地 

北海道東部に位置する十勝地方帯広市の農耕地景観で調査を行った(図

2)．この地域はカシワからなる乾燥林，ハルニレ Ulmus davidiana var. 

japonica, ヤチダモ Fraxinus mandshurica var. japonica，ハンノキ Alnus 
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japonica からなる湿性林，基幹防風林や河畔林が森林として存在する (紺

野 1993)．調査地内の森林は 1880 年代から農地開発のための大規模な伐

採が行われ，約 100 年間で当初の面積の 4.3 % まで減少し分断化が進んだ 

(Konno 2002)．その一方で農作物を風害から守るために植栽された耕地防

風林が本種におけるコリドーとして機能し，分断林間の連結性を保ってい

たと考えられる (辻ほか 2004)．しかし，耕地防風林の植栽は 1940 年頃

に最盛をむかえた後，1960 年代以降からは農業形態の変化にともなって耕

地防風林は減少し (紺野 1993；辻ほか 2004)，現在では様々な時期に孤

立化した林が多く存在する． 

 

2.3 調査林の選出と孤立化の定義 

 帯広市が行った平成 23 年度帯広市生物多様性保全事業で天然林に分類

された林分のうち，孤立化している林分から 73 ヶ所を選出した．複数の

林分が本種の移動可能な連結性 (以後，機能的連結性) を維持している場

合はそれらを合わせて一つの調査林とした (Fagan and Calabrese 2006; 

小島 2008)． 

本研究において孤立化の定義はエゾモモンガの個体群が安定して維持さ

れる林 (以後，source) からの機能的連結性が途絶えることとした (Fagan 

and Calabrese 2006) ．本種の最大滑空比 (滑空開始の高さ／滑空距離) 

が 3.3 であることから (Suzuki et al. 2012)，滑空による移動が不可能にな
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るのは森林分断比 (分断距離／樹高) が 3.3 より大きな場合だといえる．

このことから機能的連結性は移出元の林縁の樹高より 3.3 倍以上の距離を

隔てた場合に途絶えたと定義した．source は面積が広く，本種の利用資源

が豊富に存在すると考えられる場所と定義し，河畔林と基幹防風林とした 

(辻ほか 2004)． 

 

2.4 過去の孤立化と孤立期間の推定 

調査林が孤立化してからの期間 (以後，孤立期間) を調べるために，国

土地理院が公開する航空写真のうち 1959，1968，1977，1987，1994，2002

年に撮影されたものを用いて source からの機能的連結性を評価した． 

航空写真を用いた樹高の測定が困難だったため，1957 年から生じていた

樹木は基幹防風林ではカシワを仮定し 19m (紺野 1993)，耕地防風林のカ

ラマツは商用目的による伐採適齢時の樹高を仮定し 25m (辻 1997)，河畔

林は最長林齢でのドロノキPopulus maximowicziiの樹高を仮定し28mと

した．1957 年から現在までに新たに生じた樹木に関しては十勝総合振興局

が森林調査簿作成時に使用する森林計画照査要領に基づき樹齢から樹高を

推定した．樹齢は樹高の過小推定による孤立化の過大評価を避けるために，

樹木の発生を確認した撮影年の 1 つ前の年代の撮影年から数えた．樹種の

推定は基幹防風林は現在の樹種，河畔林ではこの地域で最も樹高が高くな
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るドロノキ，耕地防風林では代表的なカラマツ (紺野 1993；辻 1997) を

仮定した．  

孤立期間は本種の生息確認調査を行なった 2013 年と孤立化を確認した

年との差とした．また皆伐された後に source との機能的連結性を持たなか

った林は樹林が発生した年から孤立期間を数えた． 

 

2.5 エゾモモンガの生息評価 

エゾモモンガは夜行性であり，日中は巣内にいるため直接観察は難しい．

そのため一般的に本種の生息評価方法として樹木の根元にある糞の確認が

用いられる (門崎 2001；嶌本ほか 2014)．非積雪期には長さ 10 m のラ

インをランダムに 5 本引き，両幅 2 m の範囲で本種の糞の有無を確認し

た (嶌本ほか 2014)．また，非生息の評価は積雪期に本種の糞が発見しや

すいことから (門崎 2001)，降雪日より 3 日以降に調査林内の樹木の根元

を全て確認し行なった．調査は 2013 年の 5 月から 2014 年の 4 月にかけ

て行なった． 

 

2.6 環境要因調査 

先行研究 (Reunanen et al. 2002b; Hurme et al.2008; 小島 2008； 

Santangeli et al. 2013) を参考に本種の生息に影響すると考えられる以下

の項目を調査した．調査は 2014 年 5 月から 10 月にかけて行なった．  
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・林分面積〔ha〕  

・樹木当たりの蓄積量〔m3／本〕 

・1ha 当たりの蓄積量〔m3／ha〕 

・1ha 当たりの餌樹種蓄積量〔m3／ha〕 

・樹洞数〔個〕 

・孤立時の林分面積〔ha〕 

・孤立以前の 1000m バッファ内林分面積〔ha〕(以後，バッファ内林分面

積) 

耕地防風林は林分に対して線的な環境であるため林分面積には含めなか

った．蓄積量は胸高断面積と樹高の積から求め，樹高はレーザー樹高計

(LASER550A-S, Nikon 社製) を用いて計測した．餌樹種は柳川 (1999)，門

崎 (2001)，浅利ら (2008) を参考にヤナギ類，セイヨウハコヤナギ

Populus. nigra var. italica， ハンノキ, ケヤマハンノキ，シラカバ，カシ

ワ，ハルニレ，ヤマグワ Morus bombycis，エゾイタヤカエデ Acer pictim，

カラコギカエデ Acer. ginnala，チョウセンゴヨウ Pinus koraiensis，カラ

マツ，アカエゾマツ Picea. glehnii， キハダ Phellodendron amurencse

とした．樹洞数は調査林内を踏査し確認した．その他の項目は Reunanen

ら (2002a) を参考に半径 10m の円形区を設置し DBH が 8 cm 以上の樹

木を対象に調査した．調査林の面積当たりの調査努力量の差を減らすため

に小島 (2008) を参考に円形区を 1 ha 以下なら 1 つ，2 ha 以下なら 2 つ
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として 1 ha ごとに増やし，4ha 以上の場合は 5 つを上限として設置した． 

1ha 当たりの蓄積量は各調査林での円形区当たりの平均値 (0.0314ha 当

たりの値) を 1ha 当たりの値に換算して求めた． 

孤立時の林分面積が大きいほど個体が林内に取り残される可能性が高く

なるため，孤立時の林分面積は現在の生息に影響すると考えられる(図 3)．

そこで5万分の1 樹林図から樹林部を抽出した地図データ (1957年; 赤坂

先生提供および 1968, 1977, 1987, 1994, 2006 年; 紺野先生提供) をもと

に孤立時の林分面積を求めた．1959 および 2002 年に孤立化を確認したも

のはその年の樹林図が入手できなかったため1957年および2006年の樹林

図から林分面積を求めた．また，孤立化する以前の景観が本種における林

分への移入に影響すると考えられるため，孤立化を確認した年の一つ前の

年代の連結性の指標としてバッファ内林分面積を求めた (Bender et al. 

2002)．バッファは孤立時の林分の辺縁部からタイリクモモンガの平均的

な分散距離である 1000m (Selonen and Hanski 2004, Santangeli et al. 

2013) の距離で発生させた．面積の計算およびバッファの作成は

ArcView10 および Quantum GIS (2.01)を用いて行なった． 

 

 

 

2.7 統計解析 
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エゾモモンガの生息林の空間的自己相関について調べるために Moran’s 

I を計算した．調査項目間での共線性を調べるために各環境要因間で相間

係数を計算し (ピアソンの積率相関係数)，相関係数が 0.5 以上のものはい

ずれかを解析から除いた．さらに多重共線性を調べトレランスが 1 以下の

ものは解析から除いた．全ての統計解析は R (3. 1. 0) を用いて行なった． 

 

2.7.1 孤立期間から受ける影響の評価 

孤立期間から受けるエゾモモンガの生息への影響を調べるために以下の

条件を満たす孤立林は孤立期間による本種の生息への影響にノイズを与え

ると考えられるため解析から除いた．孤立後に source との機能的連結性を

回復した後に再度孤立化したもの，皆伐後に生じたもの，孤立後に伐採等

により面積が変化したもの．以上の条件に当てはまる孤立林を除くと解析

に利用可能な孤立林は 11 ヶ所のみだった．目的変数に本種の生息の有無，

説明変数に林分面積，1ha 当たりの蓄積量，孤立期間，バッファ内林分面

積を用いた．伐採により孤立時と現在で林分面積が変化している孤立林は

含めていないため，孤立時の林分面積は変数に含めなかった．また，林分

面積と孤立時の林分面積の分布に正規性を持たせるために対数変換を行な

った．モデルに含まれた要因が本種の生息に与える影響力を調べるために

変数は標準化したものを用いた．  
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2.7.2 孤立林におけるエゾモモンガの生息予測モデルの作成 

孤立林におけるエゾモモンガの生息予測モデルを作成するために全ての

林分を用いて解析を行なった．目的変数にタイリクモモンガの生息の有無，

説明変数に環境要因で調べた全ての要因を用いた．現在の林分面積，孤立

時の林分面積，バッファ内林分面積に正規性を持たせるために対数変換を

行った．また孤立時の林分面積に現在の林分面積との交絡があったため，

孤立時の林分面積は残差を用いた．本種の生息に与える影響力を調べるた

めに変数の標準化を行った．さらに，本調査地以外でもモデルの使用が可

能になるように，標準化しない場合でも同様の解析を行なった． 

生息予測モデルの精度評価はモデル作成のための学習用データと検証の

ための検証用データを分けて行なうことが望ましい．しかしサンプル数が

不十分なためデータを分けることが困難な場合は同一のデータを用いて精

度評価が行なわれる (土光ほか 2009)．そのため本研究では学習用データ

と検証用データを同一のものとして精度評価を行った．精度評価の指標に

は一般的に有効といわれ (Bradley 1997)，Santangeli ら (2013) や

Hurme ら(2008) も使用した ROC 曲線の AUC を用いた．また先行研究と

同様に最適切片における分類正確度，真陽性率，真陰性率，偽陽性率，偽

陰性率も求めた (Reunanen et al. 2002b, Hurme et al. 2008)． 

上記の解析は全て二項分布を仮定した一般化線形モデルを用いてロジス

ティック回帰を行なった．モデルの説明力の比較は AIC を用いた総当たり
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モデル選択により行ない，AIC の差 (⊿AIC) が 2 以下の場合はモデル間

の説明力の優位性を比較できないため (Burnham and Anderson 2002)，

モデル平均を行った． 
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3. 結果 

孤立林 73 ヶ所のうち生息林と非生息林はそれぞれ 25 ヶ所と 48 ヶ所で

(図 4; 表 1)，本種の生息の有無と孤立林の分布に空間的自己相関は見られ

なかった (p=0.118)．生息林と非生息林での面積の平均はそれぞれ 3.56 ha 

(0.33- 15.65 ha) と 1.08 ha (0.09- 5.37 ha) で，孤立期間の平均は共に 26

年 (1- 45 年) で，1 ha 当たりの蓄積量の平均はそれぞれ 761 m
3/ha (148- 

2271 m
3/ha) と 485 m

3/ha (46- 1463 m
3/ha) だった (表 2)．複数回の孤立

化を経験した孤立林が 12 ヶ所存在した．また，皆伐を受けた後に生じた

孤立林が 24 ヶ所存在し，うち 5 ヶ所は一度も source および他の林分との

機能的連結性をもたずに現在に至り生息は確認されなかった．しかし，残

り 19 ヶ所のうち 3 ヶ所では本種の生息が確認された．最短で発生を確認

した年から 26 年の林分で本種の生息を確認した．また既存研究では対象

とされていなかった 3.5 ha 以下の狭小林 62 ヶ所のうち 17 ヶ所で生息を

確認し (表 1-1,2)，最小のものは 0.33 ha だった (図 5)． 

 

3.1 各環境要因間の関係性 

林分面積と樹洞数には有意な強い正の相関があった (r=0.737; p<0.01)．

林分面積と孤立時の林分面積には有意だが弱い正の相関があった 

(r=0.353; p<0.01)．1 ha 当たりの蓄積量と樹木あたりの蓄積量また 1 ha

当たりの餌樹種蓄積量には有意な強い正の相関があった (r=0.702; 
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p<0.01, r=0.746; p<0.01)．これらのことから，樹洞数，樹木当たりの蓄積

量および 1 ha 当たりの餌樹種蓄積量を以後の解析から除いた．以後 1 ha

当たりの蓄積量を単に「蓄積量」と表記する． 

 

3.2 孤立期間から受ける影響の評価 

 解析に用いた 11 ヶ所のうち，生息は 7 ヶ所，非生息は 4 ヶ所だった．

生息林と非生息林のそれぞれの林分面積の平均は 1.24 ha (0.48- 3.20 ha) 

と 0.76 ha (0.12- 1.44 ha)，蓄積量の平均は 900.0 m3/ha (485.8- 2272 

m
3/ha) と 625.6 m3/ha (400.8- 799.4 m3/ha)，および孤立期間の平均は 23

年 (1- 36 年) と 31 年 (26- 36 年) だった (表 3)．  

⊿ AIC が 2 以下のモデルが 5 つ存在し，その中で孤立期間と蓄積量は 4

つのモデルに含まれ，モデル平均では蓄積量による影響が最も大きく 

(3.86)，次いで孤立期間が影響した (-2.53; 表 4)．平均化したモデルを用

いて本調査地に存在する孤立林での平均的な林分面積 (1.83 ha)，蓄積量 

(670 m3／ha )，バッファ内林分面積 (33.0 ha)を想定した孤立林から推定

される孤立期間と生息確率の関係を図 6 に示す．エゾモモンガの生息確率

は孤立化から 19 年までは 95 %を維持したが，それ以降は急激な減少を始

め 31 年を過ぎると 50 % を下回った． 
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3.3 生息予測モデルに重要な環境要因と予測精度 

 ⊿ AIC が 2 以下のモデルが 4 つ存在し，全ての説明変数が少なくとも 1

回はいずれかのモデルに含まれた (表 5; 6)．林分面積と蓄積量の 2 変数は

4 つのモデルに共通して有意な変数として含まれ (p<0.001, p=0.02)，ベス

トモデルにはこの 2 変数のみが含まれた (表 5; 6)． 

影響力は林分面積が最も大きく (1.62)，蓄積量がそれに次いだ (0.92)．

しかし残りの変数に有意な影響は見られず，影響力は蓄積量の半分にも満

たなかった (表 5)．現在の林分面積が正に影響したのに対して，孤立時の

林分面積は有意ではなかったが負に影響した． 

 AUC は平均化したモデルが最も高く 0.850 (0.747-0.941; 95% 信頼区

間)  だった．しかし他の上位 4 つのモデルと比較しても AUC の差はわず

かであった (表 7)．分類正確度と真陽性率は孤立時の面積を考慮したモデ

ルが最も良い値を示した (80 %と 77.1 %)．一方，真陰性率と偽陰性率は

平均化したモデルが最も良い値を示した (84 %と 10 %)．そして，偽陽性

率は孤立期間を考慮したモデルで最も低い値を示した (32.1 %)．このよう

にモデルによって予測精度の指標に優劣があったが，その差はすべて 5 % 

以内でわずかなものであった (表 7)． 
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4. 考察 

4.1 孤立期間から受ける影響 

 孤立後に林分面積の変化が生じていない 11 ヶ所の林分を用いて解析を

行なったところ，孤立期間がベストモデルを含む 4 つの上位モデルに含ま

れ (表 4)，孤立化からの時間がエゾモモンガの生息に影響を与えることを

明らかにした．本調査地の平均的な環境条件を想定した孤立林では孤立化

による影響が顕在化するまでに 20 年程度のタイムラグが生じることが示

唆された．同様のタイムラグはコウモリ類 (ヤマコウモリ Nyctalus 

aviator, ヒナコウモリ Vespertilio sinensis，キタクビワコウモリ

Eptesicus nilssonii) で 50 年以上のタイムラグがあることが知られている

程度で (Yamanaka et al. 2015)，哺乳類に関しての知見は少ない 

(Kuussaari et al. 2009)．一般にタイムラグが生じやすい生物の特徴とし

て環境への依存性が高い，移動力が低い，寿命が長いということが挙げら

れる (Kuussaari et al. 2009)．エゾモモンガは森林環境への強く依存する

ことや滑空可能距離によって移動が制限されることからタイムラグが生じ

やすい種だと考えられる．しかし，本調査地の生息林のような平均 3ha 程

度の狭小林では雌の排他的行動圏による個体数の制限のため，個体群サイ

ズが縮小し捕食や病気といった確率論的要因による絶滅が生じやすくなる．

また，出生の翌年から性成熟することや，3 年程度の短い寿命による繁殖・

世代サイクルの早さのため近交弱勢の影響が大きいことも予想される 
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(Sato et al. 2014)．本結果で示した絶滅までの猶予期間はあくまで目安で

あり可能な限り早く保全対策を行なうことが必要だろう． 

また絶滅までに猶予期間があるということは個体群を維持できない環境

に変化しても猶予期間内であれば本種の生息が確認できてしまうことを意

味する．つまり個体群絶滅の危険性を過小評価し (Hanski and 

Ovaskainen 2002)，生息に適した環境を過大評価することで，予測モデル

の偽陽性率を高くしてしまう．しかし，孤立期間の考慮がこの偽陽性率の

増加への対処として有効な手段になることを本結果は示した．  

本結果を考察するうえで注意すべきことはサンプル数が少なく，各変数

の幅が狭いサンプルを用いて行なわれた解析結果であることである．例え

ば，今回用いたサンプルの面積は最大でも 3.2 ha だったが，さらに大きな

林分では個体群が孤立化から受ける影響が減少し (Andrén 1994)，孤立期間

から受ける影響も変化すると考えられる．具体的な猶予期間の算出には更

なる調査が必要である． 

 

4.2. エゾモモンガの生息要因とモデルの予測精度 

4.2.1. エゾモモンガの生息に関わる要因 

 エゾモモンガの生息に与える影響力は林分面積が最も大きく，蓄積量が

それに次いだ (表 6)．本調査地では林分面積と樹洞数の間および蓄積量と

餌樹種蓄積量の間に強い相関があったため，今回の結果は本種の生息に樹
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洞数や餌樹種の蓄積量も影響することを示す．このことは本種やタイリク

モモンガの生息環境を調べた小島 (2008) や Reunane ら (2002a,b)，

Santangeli ら (2013) の結果と一致する． 

また本結果は林分面積といった量的要因が蓄積量といった質的要因より

も本種の生息に強く影響することを示した．本種の雌は同性に対して約

1ha の排他的行動圏をもつこと (柳川 1994)．さらに，林分面積と相関す

る樹洞数が本種の個体数の制限要因となりうることから (浅利・柳川

2008)，林分面積が個体数を制限し個体群維持に強く影響したのだろう．

また蓄積量が林分面積よりも影響力が小さかった理由として本調査地のよ

うに平均 3 ha 程度の狭小林では生息できる個体数は少なく，少量の餌資

源でも本種が生息するための資源要求量を満たせた可能性が考えられる． 

意外なことに孤立時の林分面積は有意ではなかったが負の影響を示した 

(表 6)．本研究では source との機能的連結性を失った林分でも複数が互い

に機能的連結性をもつ場合はそれらを一つの孤立林として孤立時の林分面

積を算出した．そのため，大きな孤立林と一時的に機能的連結性をもって

いた孤立林は耕地防風林の消失により，急激に面積が小さくなってしまっ

た．このような林分では個体が林内に取り残されにくかったため，孤立時

の林分面積が負に影響したと考えられる．  

孤立期間は孤立後の面積に変化が無かった林分では本種の生息予測に大

きく影響したが，全ての孤立林を用いた場合では大きな影響が見られなか
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った．この理由は 73 ヶ所の孤立林に様々な履歴をもつ孤立林が含まれて

いたためだと考えられる．本調査地では皆伐後の二次林，孤立後の部分的

伐採，さらに孤立後に source との機能的連結性を回復させた後に二度目の

孤立化といった複雑な履歴をもつ孤立林が確認された．これらの複雑な履

歴が孤立期間による影響へのノイズとなってしまったのだろう．これらを

すべて考慮したモデルの作成には更なるサンプル数と高度な解析手法が必

要になるため，本論文の中ではさらなる言及は難しい．実際に孤立林での

本種の生息予測を行う際にはこのような複雑な履歴をもつ孤立林が予測対

象に含まれることが十分に考えられるため，このようなノイズによる予測

の誤差は取り除くことが難しいと考えられる．  

 4.2.2. 最も有効な生息予測モデルはどれか 

 本研究ではモデルの予測精度の指標として AUC，分類正確度，真陽性

率，真陰性率，偽陽性率，偽陰性率を用いた．生息予測モデルとして作成

した 5 つのモデルの中で最も予測精度の高いモデルは以下の理由から平均

化したモデルだといえる．理由の一つは予測精度の指標としてよく使われ

る AUC が最も高いこと (Bradley 1997)，二つは生息予測で重視すべき偽陰

性率 (Fielding and Bell 1977) が最も低いことである．このモデルの

AUC=0.84 は予測モデルとしては妥当な値であり (Pearce and Ferrier 2000)，

タイリクモモンガの生息予測に関わる先行研究のうち学習用と検証用に同

一のサンプルを用いた，Hurme ら (2008) の AUC=0.83 や Santangeli ら 
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(2013) の AUC＝0.75 と比較しても同等もしくはより優れた値のモデルで

あることがわかる．また偽陰性率について比較すると本研究で平均化した

予測モデルは 10 %で，Reunanen ら (2002b) によりフィンランド北部の

2 地域で作成された予測モデルでの 20 % と 27 % および Hurme ら 

(2008) の 50 % と比較してもより低い値であった． 

全ての変数を含む平均のモデルでよい予測精度を得られたということは

本研究で注目した孤立期間や孤立時の林分面積の考慮は本種の生息予測の

精度を向上させることを示唆する．しかし，これらの変数の影響力は先行

研究で注目されてきた現在の林分面積や蓄積量といった変数と比較して半

分以下であった (表 6)．またモデル選択において先行研究で注目されてい

た変数は上位のモデルに一貫して含まれていたのに対して，本研究で注目

した変数が含まれる頻度は少なかった (表 5; 6)．さらに，予測精度の向上

もわずかであった (表 7)．野生動物の保全対策は可能な限り少ない努力量

で有効な保全対策を考えることが重要である (Krebs 2001)．本研究で注目

した変数をモデルに含めるか否かを検討するために調査努力量と予測精度

の向上との費用対効果について考察しなければならないが，そのためには

本種の保全の緊急性を含めた議論が必要であろう． 

 

4.3.エゾモモンガの保全の緊急性 

エゾモモンガの保全の緊急性を考えるためにフィンランドのタイリクモ
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モンガとエゾモモンガの減少について，個体数密度と生息環境の 2 つの視

点から考える．フィンランドでは国内全域での個体数推定が行われ，特に

個体数が多い地域でも林分面積あたりの雌の成獣個体は 3.2 個体／km2 と

推定されている (Hanski 2006)．一方，北海道では山間部の安定した環境

では成獣個体が 2個体／ha と推定され (Suzuki et al. 2011)，これは 1km2

当たりに換算すると 200 個体が生息していることになる．またフィンラン

ドにおいて主にタイリクモモンガが生息している南部は (Wilson and 

Reeder 1993)，20 世紀中頃からの急激な伐採と植林のため天然林は全森林

の約 1 % まで減少し (Anon 1994)，本種の生息に適した老齢林が不足して

いる (Tomppo et al. 2010)．一方，北海道の天然林は全森林の約 70 % が

維持されているためエゾモモンガに適した環境は豊富に存在すると考えら

れる (北海道庁 水産林務部 2013)．これらのことから種レベルで考えると

エゾモモンガの個体数の減少はフィンランドのタイリクモモンガほど心配

はいらないだろう．しかし，地域個体群レベルで考えると本調査地のよう

な生息地の孤立化が進んだ地域では時間とともに地域個体群の絶滅が心配

される．種の視点と地域個体群の視点の双方から本種の保全の緊急性を考

えると，既存の研究で注目されてきた面積と蓄積量に焦点を絞り，なるべ

く少ない努力量で生息予測を行うモデルの使用が最適であろう． 

 

4.4 エゾモモンガのための保全策 
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本研究の調査によってReunanenら (2002b) やHurmeら (2008) では

対象とされていなかった 3.5ha 以下の狭小林でも複数の林分で生息を確

認し，皆伐後も遷移が 26 年ほど進めば本種の生息が可能になることを確

認した．このことから本種の生息可能な環境は豊富にあると考えられる．

つまり本種の保全策として最優先すべきことは辻ほか (2004)，浅利・柳川 

(2008) および小島 (2008) で提言されたように林分間の機能的連結性を

創出し，複数存在する小さな島を大きな一つの生息地ネットワークに含め

ることで豊富な生息可能地を利用可能にすることだろう．こうして個体の

移出入の促進に伴う個体群サイズの増加と，生息可能な林分面積の増加を

目指すべきと考える．  

機能的連結性を創出するコリドーとしての役割は農耕地では耕地防風林

や用水路沿いに生える潅木が果たす (Hanski et al.2000；辻ら 2004)．今

後も農業の近代化(紺野 1993；辻 1997)， 道路建設や宅地開発 (浅利・柳

川 2008) による樹林の伐採は避けられないが，分断比 (分断距離／樹高) 

を 1.0~1.7，少なくとも 3.3 以下まで小さくするよう努力することで最低

限のミティゲーションは可能である (Asari et al.2007; 浅利・柳川 

2011；Suzuki et al. 2012)．本研究で作成した生息予測モデルを用いてエ

ゾモモンガの生息確率の高い林分を選出し，それらを優先して連結させる

ことでより効率的な保全対策が可能だろう．そして，忘れてはならないこ

とは，現在エゾモモンガが生息している孤立林も数十年後には絶滅してい
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る恐れがあることである．可能な限り迅速な連結性の回復を目指すべきと

考える． 
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5. 結論 

孤立期間の考慮はエゾモモンガの生息予測精度を向上させた．しかし，

孤立後の伐採による面積の減少が生じるなど孤立期間を生息予測に反映さ

せるには様々なノイズが含まれてしまうため予測精度の向上はわずかなも

のでしかなかった．エゾモモンガの保全の緊急性と孤立期間などを調査す

る努力量から費用対効果を考えると既存の研究と同じく林分面積と蓄積量

といった情報のみを用いた予測が効率的であろう． 

本種は孤立化からの影響を受けるまでにタイムラグが存在するため，現

在において複数の孤立林で生息を確認できるだけでは安心できず，数年か

ら数十年先の個体群絶滅を考慮しなければならない．その半面，現在連結

性のある生息地が今後孤立化したとしても保全対策を行うまでに猶予期間

が存在する．タイムラグの負の側面と正の側面を考え機能的連結性を創出

する保全対策を進めていくことを提言する． 

  



24 

 

謝辞 

 本論文を執筆するにあたり多くの方々に支援していただきました．紺野

康夫教授，赤坂卓美助教には過去の樹林図を提供していただいたおかげで

多くの貴重な情報を得ることができました，ここに御礼を申し上げます．

また多くの助言，激励をくださった鈴木圭氏，植物の同定を手伝っていた

だいた堤光平氏，調査の手伝い及び意見をいただいた野生動物ゼミの皆様

にもここに御礼を申し上げます． 

最後に終始指導をしていただいた柳川久教授に深く御礼を申し上げます． 

  



25 

 

引用文献 

Andrén, H. 1994. Effects of habitat fragmentation on birds and mammalsin 

landscapes with different proportions of suitable habitat: a review. Oikos 

71: 355-366. 

Anon 1994. Suomen metsäluonnon monimuotoisuuden turvaaminen. Ministry of 

Environment Press, Helsinki, 90 pp. 

Asari, Y., Yanagawa, H., Oshida, T. 2007. Gliding ability of the Siberian flying 

squirrel Pteromys volans orii. Mammal Study 32: 151-154. 

浅利裕伸・谷崎美由記・野呂美紗子・柳川 久．2010．北海道の道路事業

における哺乳類への保全対策事例とそのモニタリング手法．野生生

物と交通研究発表会講演論文集 9：79-86. 

浅利裕伸・山口裕司・柳川 久．2008．野外観察によって確認されたエゾ

モモンガの採食物．森林野生動物研究会誌 33：7-11． 

浅利裕伸・柳川 久．2008．分断された狭小森林に生息するエゾモモンガ 

Pteromys volans orii による巣の利用．野生生物保護学会誌 11：7-10． 

浅利裕伸・柳川 久．2011．エゾモモンガの妊娠雌および哺育雌による滑

空．Animate 9：39-41. 

Bender, D. J., Tischendorf, L., Fahrig, L. 2003. Using patch isolation metrics to 

predict animal movement in binary landscapes. Landscape Ecology 18: 

17-39. 



26 

 

Bradley, A. P. 1997. The use of the area under the ROC curve in the evaluation 

of machine learning algorithms. Pattern Recognition 30: 1145-1159. 

Burnham, K. P., Anderson, D. R. 2002. Model Selection and Multimodel 

Inference: A Practical Information-Theoretic Approach. Springer press. 

488 pp. 

Dettmers, R., and Bart, J. 1999. A GIS modeling method applied to predicting 

forest songbird habitat. Ecological Applications 9: 152-163. 

土光智子・福井弘道・大沢啓志・一之瀬友博．2009．ロジスティック回

帰モデルを用いた環境指標によるツキノワグマ (Ursus thibetanus 

japonicas) の生息確率予測モデル．環境情報科学論文集 23：107-112． 

Fagan, F. W. and Calavrese M. J. 2006. Quantifying connectivity: balancing 

metric performance with data requirements. In (K. R. Crooks and M. 

Sanjayan, eds.) Connectivity Conservation, pp. 297-317. Cambridge 

University, Cambridge. 

Fielding, A. H., Bell, J. F. 1997. A review of methods for the assessment of 

prediction errors in conservation presence/absence 

models. Environmental Conservation 24: 38-49. 

Hanski, I. 1998a. Metapopulation dynamics. Nature 396: 41-49. 

Hanski, I., Ovaskainen, O. 2002. Extinction debt at extinction 

threshold. Conservation Biology 16: 666-673. 



27 

 

Hanski, I. K. 1998b. Home ranges and habitat use in the declining flying squirrel 

Pteromys volans in managed forests. Wildlife Biology 4: 33-46. 

Hanski, I. K., Stevens, P. C., Ihalempiä, P., Selonen, V. 2000. Home-range size, 

movements, and nest-site use in the Siberian flying squirrel, Pteromys 

Volans. Journal of Mammalogy 81: 798-809. 

Hanski, I. K. 2006. Liito-oravan Pteromys volans Suomen kannan koon 

arviointi. Report, Ympäristöministeriö, Helsinki. 35 pp. 

Hokkanen, H., Törmälä, T., Vuorinen, H. 1982. Decline of the flying squirrel 

Pteromys volans l. populations in Finland. Biological Conservation 23: 

273-284. 

北海道庁 水産林務部．2013．北海道林業統計平成 24 年度． 

Hurme, E., Mönkkönen, M., Reunanen, P., Nikula, A., and Nivala, V. 2008. 

Temporal patch occupancy dynamics of the Siberian flying squirrel in a 

boreal forest landscape. Ecography 31: 469-476. 

石井信夫．2005．タイリクモモンガ．日本の哺乳類 (阿部 永，監修)，pp 

124．東海大学出版会，秦野． 

門崎允昭．2001．エゾモモンガ Pteromys volans の痕跡．森林野生動物研

究会誌 27：27-31． 

小島典子．2008．帯広市市街地におけるエゾモモンガの HIS モデル構築

と検証．帯広畜産大学大学院畜産学研究科修士論文． 



28 

 

紺野康夫．1993．防風林．十勝の自然 pp. 119-121．十勝大百科事典刊行

会． 

Konno, Y. 2002. Presents status of remnant forests in Obihiro, Hokkaido, japan. 

Obihiro Asia and Pacific Seminar on Education for Rural Development 

(OASERD): 39-46. 

Krebs, C. J. 2001. Apolied problems Ⅲ: Conservation biology. In (C. J. 

Krebs, eds.) Ecology, pp. 355-384. Benjamin Cummings, USA. 

Kuussaari, M., Bommarco, R., Heikkinen, R., K., Helm, A., Krauss, J., 

Lindborg, R., and Steffan-Dewenter, I. 2009. Extinction debt: a 

challenge for biodiversity conservation. Trends in ecology & 

evolution 24: 564-571. 

Lampila, S., Kvist, L., Wistbacka, R., Orell, M. 2009a. Genetic diversity and 

population differentiation in the endangered Siberian flying squirrel 

(Pteromys volans) in a fragmented landscape. European Journal of 

Wildlife Research 55: 397-406. 

Lampila, S., Wistbacka, R., Mäkelä, A. and Orell, M. 2009b. Survival and 

population growth rate of the threatened Siberian flying squirrel 

(Pteromys volans) in a fragmented forest landscape. Ecoscience 16: 

66-74. 

Pearce, J., Ferrier, S. 2000. Evaluating the predictive performance of habitat 



29 

 

models developed using logistic regression. Ecological Modelling 133: 

225-245. 

Rassi, P., Hyvärinen, E., Juslén, A., Mannerkoski, I. 2010. The 2010 red list of 

finnish species. Ministry of the environment and finnish environment 

institute, Helsinki. 685 pp. 

Reunanen, P., Monkkonen, M., Nikula, A. 2002a. Habitat requirements of the 

Siberian flying squirrel in northern Finland: comparing field survey and 

remote sensing data. Annales Zoologici Fennici 39: 7-20. 

Reunanen, P., Nikula, A., Mönkkönen, M., Hurme, E., and Nivala, V. 2002b. 

Predicting occupancy for the Siberian flying squirrel in old-growth forest 

patches. Ecological Applications 12: 1188-1198. 

Santangeli, A., Hanski, I. K. and Mäkelä, H. 2013. Integrating multisource forest 

inventory and anima survey data to assess nationwide distribution and 

habitat correlates of the Siberian flying squirrel. Biological Conservation 

157: 31-38. 

Sato, J. J., Kawakami, T., Tasaka, Y., Tamenishi, M., Yamaguchi, Y. 2014.  A 

few decades of habitat fragmentation has reduced population genetic 

diversity: A case study of landscape genetics of the large Japanese field 

mouse, Apodemus speciosus. Mammal Study 39: 1-10. 

Selonen, V., Hanski, I. K. 2004. Young flying squirrels (Pteromys volans) 



30 

 

dispersing in fragmented forests. Behavioral Ecology 15: 564-571. 

Shar, S., Lkhavgasuren, D., Henttonen, H., Maran, T. Hanski, I. 2008. Pteromys 

volans. In (G. Amori, H., Temple, eds.) IUCN Red List of Threatened 

Species. 

嶌本 樹・古川竜司・鈴木圭・柳川 久．2014．糞を用いたタイリクモモ

ンガ Pteromys volans の生息確認方法．哺乳類科学 54：201-206． 

Sulkava, R., Mäkelä, A., Kotiaho, J. S., Mönkkönen, M. 2008. Difficulty of 

getting accurate and precise estimates of population size: the case of the 

Siberian flying squirrel in Finland. Annales Zoologici Fennici 45: 

521-526.  

Suzuki, K., Asari, Y. and Yanagawa, H. 2012. Gliding locomontion of Siberian 

flying squirrels in low-canopy forests： the role of energy-inefficient 

short-distance glides．Acta Theriologica 57: 131-151. 

Suzuki, M., Kato, A., Matsui, M., Okahira, T., Iguchi, K., Hayashi, Y. and 

Oshida, T. 2011. Preliminary estimation of population density of the 

Siberian flying squirrel (Pteromys volans orii) in natural forest of 

Hokkaido, Japan. Mammal study 36: 155-158. 

Tomppo, E., Haakana, M., Katila, M., Mäkisara, K., Peräsaari, J. 2010. The 

multi-source national forest inventory of Finland-methods and results 

2005. < http://www.metla.fi 



31 

 

/julkaisut/workingpapers/2009/mwp111.htm> 

東城理絵．2009．北海道十勝地方の防風保安林に生息するエゾモモンガ

の巣と空間の利用．帯広畜産大学大学院畜産学研究科修士論文． 

辻 修．1997．十勝地域における耕地防風林の現状と問題点．農業低温科

学研究情報 4：53-55． 

辻 修・柳川 久・宗岡寿美・土谷冨士夫．2004．GIS を用いたエゾモモン

ガの生息エリアの推定．農業土木学会誌 72：37-40． 

Wilson, D. D., Reeder, D. M. 1993. Mammal species of the world. Smithsonian 

Institute Press, Washington, DC, xviii + 1206 pp. 

柳川 久. 1994. ラジオテレメトリーを用いたエゾモモンガの生態研究. 

帯広畜産大学後援会報告 22: 47-50． 

柳川 久．1999．エゾモモンガの生態 (ビデオ発表) －北海道十勝平野に

おける一年間の記録－．哺乳類科学 39：181-183． 

Yamanaka, S., Akasaka, T., Yamaura, Y., Kaneko, M., Nakamura, F. 2015. 

Time-lagged responses of indicator taxa to temporal landscape changes in 

agricultural landscapes. Ecological Indicators 48: 593-598. 



32 

 

要約 

エゾモモンガ Pteromys volans orii は近年の森林伐採により生息地の

孤立化による個体群への負の影響が心配されている．孤立化した生息地は

時間に伴った絶滅確率の増加が予想される．そこで孤立期間の考慮がモデ

ルの予測精度を向上させるかを調べ，地域個体群の保全を目的とした生息

予測モデルの作成を行った．農地開発による森林の孤立化が著しい北海道

十勝地方で 73 ヶ所の孤立林を対象に調査を行い，25 ヶ所で生息を確認し

た．孤立期間による影響を純粋に解析可能である孤立化から面積の変化が

ない孤立林 11 ヶ所を用いた解析の結果，孤立後 20 年程度は高い生息確率

を維持できるが，それ以降は急激に低下してしまうことが分かった．生息

予測モデル作成のため 73 ヶ所の孤立林を用いた解析の結果，既存研究で

注目されていた林分面積と蓄積量に加えて孤立期間を考慮したモデルが

AUC=0.84, 偽陰性率 10 % となり最も予測精度の高いモデルとなった．

しかし，孤立期間を考慮することによるモデルの予測精度の向上はわずか

であったため，本種の保全の緊急性に対する調査努力量と予測制度向上の

費用対効果を考えると生息予測において孤立期間の考慮は必要ないという

結論に至った．本研究の結果は，現在は孤立林に生息するエゾモモンガの

個体群も将来的に絶滅してしまう可能性があること示唆し，現状の状態を

放置せずに絶滅までの猶予を考慮した保全対策の必要性を提言するもので

ある． 
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Abstract 

Populations of The Siberian flying squirrel Pteromys volans orii are 

feared of deceasing by habitat isolation. Habitat isolation will increase 

extinction rate of local populations as time from isolation passes. Thus I 

revealed how does isolation time improves the predictability of the 

occupied model, and made a best habitat model to conserve local 

populations of this species. I surveyed 73 isolated forests of Tokachi in 

eastern Hokkaido and identified 25 forests on occupied. I selected 11 

isolated forests which had not been changed forest area since isolated to 

analyze the effect of isolation time on occupancy. This analysis showed 

local populations stable about 20 years from isolation but their occupied 

rate are drastically decline after that. The best habitat model which 

made from 73 isolated forests included isolation time. This model 

recorded 0.84 of AUC and 10% of false negative rate, but there were 

little improvement of the predictability than the other model. I 

concluded we need not include isolation time in model to conserve for 

this species because labor cost is more than benefits which obtained 

from conservation. This result suggest the Siberian flying squirrel 

would become extinct in the future even if they occupied in isolated 

forest at present. We should start conservation before their extinction. 
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図 1  孤立化が進む農地景観の航空写真．1977 年に北海道帯広市富士町の

上空 1000m で撮影された (国土地理院 提供)．撮影地である富士町は特に

孤立した林が多く存在する．  
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図 2  帯広市の農耕地景観の地図． 

赤い線で囲った部分は調査範囲，黄緑部分は天然林，濃緑部分は人工林，

黒い線は道路を示す． 
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図 3  孤立時の林分面積と現在の林分面積の比較例を示す． 

A は孤立時の林分面積，B は現在の林分面積を示す．孤立直後の面積が現

在に至るまでに減少していることが分かる． 
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図 4  エゾモモンガの生息林 25 ヶ所，非生息林 48 ヶ所． 

赤で示した林分と青で示した林分はそれぞれ生息林と非生息林を示す．

(A) は調査地北部, (B) は調査地南部を示す． 
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図 5 エゾモモンガの生息が確認されたた最小の孤立林． 

面積が 3.3ha で 2002 年以降に孤立化した． 
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図 6  孤立期間にともなって減少する生息確率． 

孤立後に面積変化のない 11 ヶ所の孤立林を用いて推定した，孤立期間に

ともなう生息確率の減少を示す．林分面積と蓄積量，バッファ内林分面積

の平均を 73 ヶ所の孤立林から得たものを実線，11 ヶ所の孤立林から得た

ものを破線で示す．縦軸は生息確率，横軸は孤立期間を表す．赤い丸は生

息林，青い丸は非生息林を示す． 

  

100 

生

息

確

率 

(%

) 

50 

0 

0 10 20 30 40 50 

孤立期間 (年) 



40 

 

 

 

 

 

 

 

表 1-1 調査林分 73 ヶ所の環境要因調査の結果 (No.1-35) 

No 生息状態
林分面積

(ha)

樹木当たりの
蓄積量
(㎥/本)

1ha 当たりの
蓄積量
(㎥/ha)

1ha 当たりの
餌樹種蓄積量

(㎥/ha)

樹洞数
(個)

孤立期間
(年)

孤立時
林分面積

(ha)

バッファ内
林分面積

(ha)

1 生息 0.33 0.74 1091 1012 2 11 0.33 70.07

2 生息 0.48 3.57 2272 1464 3 36 9.01 31.58

3 生息 0.50 0.92 583 505 14 36 1.04 56.76

4 生息 0.61 0.45 811 542 4 26 1.13 55.64

5 生息 0.65 1.34 896 820 9 1 0.65 45.88

6 生息 1.04 0.28 148 147 5 26 1.98 28.52

7 生息 1.07 1.41 787 166 16 11 1.07 48.74

8 生息 1.48 1.66 741 539 11 11 1.48 52.95

9 生息 1.51 1.08 810 789 21 11 1.80 54.86

10 生息 1.52 0.96 1010 76 14 11 2.10 42.68

11 生息 1.59 1.00 813 616 13 45 3.80 303.01

12 生息 1.60 0.91 636 540 11 18 0.99 60.79

13 生息 1.64 0.58 486 280 16 18 2.48 7.48

14 生息 1.68 0.87 762 517 7 45 14.99 139.76

15 生息 2.03 0.72 537 331 13 26 2.03 47.17

16 生息 2.15 0.87 705 607 33 45 59.05 417.39

17 生息 3.20 0.91 616 246 15 26 3.25 46.71

18 生息 3.95 0.45 636 630 7 36 0.93 140.90

19 生息 5.36 1.62 785 603 28 45 18.88 208.80

20 生息 5.37 0.67 749 148 24 18 3.32 37.91

21 生息 5.45 0.71 547 475 19 26 5.47 77.96

22 生息 6.67 0.60 388 298 33 45 59.05 417.39

23 生息 9.36 1.22 748 321 49 45 59.05 417.39

24 生息 9.60 1.26 741 289 42 26 11.14 62.20

25 生息 15.63 1.38 730 659 31 26 19.94 65.07

26 非生息 0.09 0.06 83 83 0 1 0.09 13.84

27 非生息 0.12 0.76 799 682 4 26 0.39 12.34

28 非生息 0.15 1.65 685 685 1 36 14.34 65.74

29 非生息 0.18 0.50 873 846 5 26 3.17 42.32

30 非生息 0.22 1.12 995 932 6 26 0.91 38.85

31 非生息 0.25 0.17 212 212 2 45 59.05 417.39

32 非生息 0.26 1.05 870 870 0 26 3.17 42.32

33 非生息 0.28 1.13 684 684 3 36 2.31 79.27

34 非生息 0.29 0.81 643 637 5 18 0.29 43.67

35 非生息 0.31 2.06 854 367 0 11 0.31 30.22
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表 1-2 調査林分 73 ヶ所の環境要因調査の結果  (No.36-73) 

No 生息状態
林分面積

(ha)

樹木当たりの
蓄積量
(㎥/本)

1ha 当たりの
蓄積量
(㎥/ha)

1ha 当たりの
餌樹種蓄積量

(㎥/ha)

樹洞数
(個)

孤立期間
(年)

孤立時
林分面積

(ha)

バッファ内
林分面積

(ha)

36 非生息 0.33 0.57 418 175 1 18 5.12 49.49

37 非生息 0.34 1.35 1034 1029 4 45 6.08 95.81

38 非生息 0.34 0.78 75 58 0 45 0.34 122.47

39 非生息 0.34 1.19 868 691 6 26 0.41 45.14

40 非生息 0.34 0.20 286 278 0 18 0.34 31.13

41 非生息 0.36 1.68 428 425 4 36 1.81 57.92

42 非生息 0.40 1.92 977 521 4 11 0.40 49.76

43 非生息 0.40 2.16 1304 1306 12 36 1.36 32.19

44 非生息 0.45 0.23 330 330 0 11 0.45 75.20

45 非生息 0.46 0.32 225 225 4 36 0.84 47.07

46 非生息 0.50 0.49 774 199 3 18 0.56 57.34

47 非生息 0.51 1.54 687 685 6 36 0.83 23.54

48 非生息 0.51 1.17 819 810 3 18 0.40 108.63

49 非生息 0.63 0.49 1376 1329 7 26 0.63 21.70

50 非生息 0.68 1.02 617 125 10 1 0.68 34.53

51 非生息 0.82 0.67 531 486 11 45 11.29 323.54

52 非生息 0.87 0.91 887 844 3 26 1.72 30.70

53 非生息 0.88 0.53 454 318 11 45 59.05 417.39

54 非生息 0.89 0.87 470 463 15 36 0.68 26.44

55 非生息 0.96 1.24 830 90 17 45 59.05 417.39

56 非生息 1.00 0.25 752 757 3 26 2.58 142.59

57 非生息 1.03 1.38 615 481 11 36 1.56 28.61

58 非生息 1.10 0.80 659 452 11 36 1.08 63.25

59 非生息 1.20 0.30 352 320 0 26 1.04 23.28

60 非生息 1.23 0.17 386 378 0 11 1.23 19.53

61 非生息 1.24 1.19 892 776 23 11 1.10 35.99

62 非生息 1.36 1.05 688 13 14 11 1.15 13.77

63 非生息 1.41 0.74 555 339 17 11 1.41 86.48

64 非生息 1.44 0.76 401 337 10 26 2.36 53.95

65 非生息 1.51 0.76 278 87 20 45 6.08 95.81

66 非生息 1.74 0.66 449 401 7 1 1.74 14.31

67 非生息 1.90 1.24 671 529 8 45 11.29 323.54

68 非生息 2.28 1.10 761 243 23 36 14.92 59.12

69 非生息 2.73 0.47 531 492 20 11 3.18 44.44

70 非生息 2.85 0.28 202 210 4 1 2.85 52.99

71 非生息 3.25 1.08 541 373 18 45 4.04 105.70

72 非生息 3.41 0.68 673 398 6 26 38.75 45.86

73 非生息 5.37 0.45 424 408 12 26 5.37 58.25
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表 2  エゾモモンガの生息林と非生息林での環境要因調査の結果を

示す．値は平均  (最小値－最大値 ) を示す．  

 

 

  

  環境要因   生息 (n=25) 非生息  (n=48)   

  林分面積 (ha)   3.38 (0.33-15.6) 1.03 (5.37-0.09)   

  

樹木当たりの蓄積量   

(㎥／木 ) 
  1.05 (0.28-3.57) 0.87 (2.16-0.06)   

  

1ha 当たりの蓄積量   

(㎥／ha) 
  761 (148-2271) 485 (46-1463)   

  

1ha 当たりの餌樹種蓄積量 

(㎥／ha) 
  623 (74-1376) 483 (13-1329)   

  樹洞数  (個 )   17.6 (2-49) 7.38 (0-23)   

  孤立期間  (年 )   26 (1-45) 26 (1-45)   

  孤立時林分面積  (ha)   11.38 (0.33-59.1) 6.7 (0.09-59.1)   

 

バッファ内       

林分面積 (ha) 
 117.5 (7.5-417.4) 85.9 (12.3-417.4)  
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表 3  孤立後に面積変化のない林分 11 ヶ所所におけるエゾモモンガ

の生息林と非生息林での環境要因調査の結果を示す．値は平均  (最

小値－最大値 ) を示す．  

 

 

  環境要因   生息  (n=7)     非生息  (n=4)   

  林分面積  (ha)   1.24 (0.48-3.20)     0.76 (0.12-1.44)   

  

1ha 当たりの蓄積量        

(㎥／ha) 

  900.0 (486-2272)     625.6 (401-799)   

  孤立期間  (年 )   23 (1-36)     31 (26-36)   

  バッファ内林分面積  (ha)   31.7 (5.50-49.9)     35.42 (18.3-79.8)   
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 表 4  孤立後に面

積変化のない林

分 11 ヶ所を用い

て構築したロジ

スティック回帰

モデルのモデル

選択の結果．上位

4 つのモデルのみ

を示す．値は標準

化偏回帰係数  (p

値 ) を示す．  

有意な影響が見

られたものは太

字で示す．  
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表 5 73 ヶ所の

林分全てを用い

たモデル選択の

結果．⊿AIC が 2

以下のモデルの

みを示す．値は標

準化偏回帰係数  

(p 値 ) を示す．有

意な影響が見ら

れたものは太字

で示す．林分面

積，孤立時凛分面

積，孤立次バッフ

ァ内林分面積は

対数変換を行っ

た値を用いた．  
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表 6 73 ヶ所の

林分全てを用い

たモデル選択の

結果．⊿AIC が 2

以下のモデルの

みを示す．値は偏

回帰係数  (p 値 ) 

を示す．有意な影

響が見られたも

のは太字で示す． 
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表 7 73 ヶ所の

林分全てを用い

て構築したモデ

ルの予測力精度．

モデル選択で選

ばれた上位 4 つ

のモデルとモデ

ル平均により得

られたモデルの

予測力精度を示

す．括弧内は

AUC の 95 % 信

頼区間を示す．   
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