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要旨：外来種対策では情報や予算の不足から効率的・効果的な対応が求められる。分布拡18 

大中の種の未分布地域への定着個体の早期発見や既に定着した種の被害低減策の効率19 

化には、分布拡大が飽和しているかどうかの判断と潜在的な生息・生育適地を推定する種20 

分布モデルの活用が有効である。小笠原諸島の兄島では原生的な乾性低木林が広く残り21 

保全価値が高いため、大規模な外来植物対策が展開されている。本研究では、兄島で実22 

施された外来植物駆除で確認数の多かった 6 種（オオバナノセンダングサ、キバンジロウ、23 

ギンネム、シチヘンゲ、トクサバモクマオウ、リュウキュウマツ）について侵入状況と非生物24 

的・生物的な生育環境の解析を行った。解析は兄島を約 10m 四方のメッシュで区分し、メッ25 

シュ内の各種の在不在を目的変数、環境を説明変数にして空間的自己相関を考慮した条26 

件付き自己回帰モデル（Intrinsic CAR モデル）と環境のみを考慮したロジスティック回帰モ27 

デルを作成した。Intrinsic CAR モデルとロジスティック回帰モデルを比較し、分布に対する28 

空間的自己相関の効果を定量化した。空間的自己相関の効果はモデルに投入された説明29 

変数では説明できない要因で分布が集中している場合に大きくなるが、その原因としては、30 

モデルに投入されなかった環境要因が存在する場合や、外来種が好適な環境の一部で分31 

布拡大し飽和に達していない場合が考えられる。本解析では両者を区別できないが、空間32 

的自己相関の効果が大きな種は分布拡大中であるリスクを否定できないため注意深くモニ33 

タリングし、情報不足であっても予防的見地からの駆除も想定される。解析の結果、風散布34 

の高木種であるトクサバモクマオウとリュウキュウマツは空間的自己相関の効果が小さく分布35 

が飽和に近い可能性が示唆された。空間的自己相関の効果が大きかった種はオオバナノ36 

センダングサ、ギンネム、シチヘンゲであった。オオバナノセンダングサとギンネムでは在来37 

林の存在が分布を阻害することが示唆され、在来林の保全はこれらの外来植物の拡散防止38 

の観点から重要であることが分かった。オオバナノセンダングサ、ギンネム、シチヘンゲは開39 

放的な非生物的・生物的な環境に出現する傾向がみられ、兄島に多い原生的な裸地や草40 
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地が潜在的な分布域として考えられる。そのため、今後の拡大状況や侵入先の環境を把握41 

するなど注意深いモニタリングが必要である。 42 

キーワード：海洋島、外来植物駆除、乾性低木林、空間的自己相関、Intrinsic CARモデル 43 

 44 

Abstract：Effective and efficient responses are essential for alien species control, especially 45 

given limited information and budgets. Early detection of species establishing themselves in 46 

undisturbed areas during distribution expansion, as well as evaluating the efficiency of damage 47 

reduction measures for already established species, can be achieved through species 48 

distribution models. These models help determine whether distribution expansion has reached 49 

saturation and estimate potential suitable habitats and growth areas. On Anijima Island in the 50 

Ogasawara Islands, where native dry scrub forests of high conservation value remain 51 

widespread, large-scale measures against alien plants are being developed. This study analyzed 52 

the invasive status and abiotic and biotic growth environments of six alien plant species 53 

frequently identified during control efforts on Anijima: Bidens pilosa, Psidium littorale, 54 

Leucaena leucocephala, Lantana camara, Casuarina equisetifolia, and Pinus luchuensis. 55 

Anijima was divided into approximately 10-meter square grids for the analysis. Two models 56 

were developed: a conditional autoregressive (Intrinsic CAR) model, which accounts for spatial 57 

autocorrelation, and a logistic regression model, which considers only environmental factors. 58 

The presence or absence of each species in each grid was used as the dependent variable, while 59 

environmental variables were used as explanatory variables. By comparing the Intrinsic CAR 60 

and logistic regression models, the impact of spatial autocorrelation on species distribution was 61 

quantified. A greater effect of spatial autocorrelation suggests the presence of key 62 

environmental factors not included in the model or that alien species are expanding in suitable 63 

environments but have not yet reached saturation. Although this analysis cannot distinguish 64 

between these possibilities, species with strong spatial autocorrelation effects may pose a higher 65 

risk of distribution expansion, necessitating careful monitoring and preventive control even in 66 
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the absence of detailed information.The analysis indicates that the wind-dispersed tall tree 67 

species Casuarina equisetifolia and Pinus luchuensis may have distributions close to saturation, 68 

with limited spatial autocorrelation effects. In contrast, species with the highest spatial 69 

autocorrelation effects were Bidens pilosa, Leucaena leucocephala, and Lantana camara. 70 

Native forests appear to inhibit the distribution of Bidens pilosa and Leucaena leucocephala, 71 

underscoring the importance of conserving native forests to prevent the spread of these alien 72 

plants. Additionally, the tendency of Bidens pilosa, Leucaena leucocephala, and Lantana 73 

camara to thrive in open abiotic and biotic environments suggests that their potential 74 

distribution areas may include native bare lands and grasslands common on Anijima. Careful 75 

monitoring is essential to understand future distribution expansion and the characteristics of 76 

infested environments. 77 

Keywords：alien plant control, dry scrub forest, Intrinsic CAR model, oceanic island, spatial 78 

autocorrelation 79 

  80 
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はじめに 81 

外来種の駆除は、他の保全策と同様に効率的・効果的な対応が重要である。たとえば、種分布82 

のモデル（species distribution model, SDM あるいはニッチモデル）で外来種の潜在的な生息・生83 

育適地を推定し対象地を絞り込むことで、分布拡大中の種の未分布地域への定着個体の効率的84 

な早期発見や、既に定着した種の被害低減策の効率化が期待できる（Wilson et al. 2018）。しかし85 

我が国の外来生物対策は、分布の飽和の有無や SDMを体系的に取得する仕組みになっていな86 

いことが多い（環境省 2023）。外来種管理の現場では予算と情報が不足していることが多い。そ87 

のため、得られる限りの少ない情報で分布の飽和状況や潜在的な生息・生育適地を推定し、未飽88 

和の種が将来もたらす被害拡大量である侵入の負債（invasion debut）（Rouget et al. 2016）を見積89 

もって対策すべき種の優先順位や対策の内容を決定することが重要である（Wilson et al. 2018）。 90 

分布が飽和しているか拡大中であるのか判断するアプローチには､調査時点が異なる複数の分91 

布データを比較して、対象地点の環境と共に前の時点での分布域からの距離を回帰モデルの説92 

明変数に加え､環境による種分布モデルと同時に分散カーネルを推定するなかで、この距離が有93 

意な変数であるかにより判断する方法がある（Fukasawa et al. 2010）。ただし､分布拡大初期にお94 

いて、現在とそれ以前の２つの時点の分布情報を利用できることは稀であることから、こうした方法95 

が利用できる場面は限られる。そのため、一つの時点で実施された調査の結果を基に分布の飽96 

和状況を判断する技術が求められている。これまで一時点での分布情報をもとにした方法として97 

は､対象とする空間グリッドの近傍での同種の在・不在を環境と共にロジスティック回帰の説明変数98 

に含めてモデルを推定し、近傍に存在する同種個体群の影響を解析するアプローチや（Osawa et 99 

al. 2019）、散布制限（propagule deficit）が存在しないと仮定して作成した環境による種分布モデル100 

と実際の分布との乖離を、スケールが異なる空間グリッドで集計して、種が分布していない好適地101 

が集中して存在する地域を検出するアプローチ（Aung and Koike 2015）がある。いずれも論文中102 

に「空間的自己相関」の文言は用いられていないが、環境によらず同種が隣接して分布する現象103 
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（Osawa et al. 2019）や、種が未分布である好適立地が集中する現象（Aung and Koike 2015）の検104 

出は、空間的自己相関を用いて分布の飽和状況を判断していることになる（表 1）。 105 

これまで地理的に分布していなかった地域に外来種が分布拡大してゆく過程では、地域の中106 

でも生息／生育に好適な部分において、最初に野生化した地点を中心に同心円状に分布域が107 

拡大してゆくことが多い（Skellam 1951）。このとき SDM を作成すると環境要因と空間自己相関の108 

両方が同時に検出されると考えられる。しかし分布を決める特定の環境要因が同心円状に分布し109 

ている場合も、同様の同心円状の分布が観察される。このとき当該の環境要因が SDM 構築時の110 

説明変数の候補に含まれていれば重要な環境要因として正しく検出され、空間自己相関は検出111 

されない。しかし当該の環境要因が SDM構築時の説明変数の候補に含まれていなければ、同心112 

円状の分布は空間自己相関として検出される。このように SDM において空間自己相関が検出さ113 

れる原因として、外来生物の分布拡大が継続中で飽和していない場合と、モデルに投入されなか114 

った重要な環境要因が存在する場合（深澤ほか 2009）との両方がある。先行研究である、環境の115 

みを説明変数とした SDMによる方法と（Aung and Koike 2015）、種の分布を明示的に SDMの説116 

明変数に入れる方法（Osawa et al. 2019）を含めて、空間自己相関をもとに外来種の分布拡大の117 

飽和・未飽和を検討する場合には、生物的要因や非生物的要因、人的な要因を含めて、想定しう118 

る限り多くの環境要因を考慮することが望ましい。なお Osawa et al. (2019)は空間をグリッドで表現119 

したうえで、考慮すべき近傍の最適な範囲を探索し、その中で種が存在するグリッド数を種子供給120 

量の代理変数として評価した詳細なモデルを採用している。本研究では対象種が複数あるが考121 

慮すべき近傍の範囲は種によって異なると考えられ、また外来植物対策のデータでは種子源とな122 

る周辺個体全ての正確な分布情報が必ずしも得られていないことが多いため、多種に対して一律123 

に適用でき、欠損値の近傍のデータも有効に利用可能な（深澤ほか 2009）Intrinsic CAR モデル124 

を用いた。 125 

本研究では小笠原諸島の世界自然遺産の価値の中核を構成する兄島を対象とし、外来植物126 

表 1 



 7 

対策で得られた情報をもとに、Intrinsic CAR モデルによる外来種の SDM を作成した。潜在的な127 

生育・生息適地を推定するとともに、空間的自己相関を用いて分布の飽和状況を評価した。 128 

 129 

方 法 130 

調査地 131 

調査地は、父島列島の兄島全域である（図 1）。兄島（北緯 27°7′17″, 東経 142°12′51″）は有人132 

島である父島の北に位置する、およそ 7.87km2の無人島である。小笠原諸島は日本本土からおよ133 

そ 1,000km離れた太平洋上に位置する亜熱帯地域に属する海洋島で多くの固有種が生息・生育134 

している（環境省, 林野庁ほか 2018）。小笠原諸島における人間の定住は 19 世紀初頭からであ135 

ると言われているが、日本の領土となって以降、父島や母島を中心とした大きな島では官庁が主136 

体となり様々な樹種が導入され、植栽試験が実施された（谷本ほか 1995; 冨山 1998, Shimizu 137 

2003; Ohashi et al. 2024）。また、これら外来種の意図的な導入だけでなく、人間活動による非意図138 

的な導入の事例も確認されている（延島 2010; 日本森林技術協会 2022a）。一方で、小笠原諸139 

島は人間の定住歴が比較的浅いことから、人間活動に不適な場所などでは人為的な土地改変が140 

少なく、特に戦前から無人であった島には原生的な植生が残存する。小笠原諸島は生態系の固141 

有性と学術的価値が認められ、2011年 6月に世界自然遺産に登録されたが、固有生態系に対す142 

る外来種の影響が懸念されていたため（冨山 1998）、小笠原諸島の世界自然遺産登録が決議さ143 

れた際には世界遺産委員会より「侵略的外来種対策を継続すること」という要請事項が示された144 

（環境省, 林野庁ほか 2018）。この状況を踏まえ、現在までに各行政機関が主体となり外来種対145 

策が進められており、外来植物（特に被度の高い木本種）を主な対象とした本格的な対策は 2009146 

年から実施されている。 147 

小笠原諸島でも、これまでに外来植物の侵入環境を把握し分布拡大を予測する研究（清水 148 

1988; Fukasawa et al. 2010; Osawa et al. 2016; Abe et al. 2020）や在来種との間の生育環境ニッチ149 

の重なりの解析（三上・小池 2005; Corbin and D’Antonio 2010）が行われてきた。これまでの研究150 

図 1 
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の多くはアクセスが良い有人島（父島、母島）のものであるが、人為的な開発の少ない島では未だ151 

に原生自然が広く残存しており、これらの島々では父島や母島では分布拡大が終了した外来種152 

であっても分布拡大初期にある可能性がある。特に兄島はこれまで本格的な人間の定住がなされ153 

なかったため原生的な乾性低木林が残存するなど自然度の高い場所であり、島の大半は森林生154 

態系保護地域に指定されている（清水ほか 1991b）。そのため、これまで積極的に外来植物駆除155 

が進められてきた場所である（関東森林管理局 2021b）とともに、 島の大半が国有林であり他島156 

に比べて過去の土地利用の履歴を追跡しやすい特徴がある。原生的な乾性低木林が残存する157 

一方で、北部は昭和初期の記録（東京営林局 1939; 新山ほか 2020; 加藤ほか 2023）には造158 

林地の存在が示されており、造林地ではトクサバモクマオウやリュウキュウマツ等の外来種が植栽159 

されたと考えられている（清水 1991a ; Ohashi et al. 2024）。 160 

 161 

外来種分布データの取得と解析の対象種 162 

外来種の分布は 2009年度から 2022年度までに兄島において実施された外来植物駆除（関東163 

森林管理局 2009, 2010, 2011, 2012, 2013, 2014, 2015, 2016, 2017, 2018, 2019, 2020, 2021a, 2022; 164 

東京都小笠原支庁 2012, 2013, 2014, 2015, 2016; 日本森林技術協会 2019, 2020, 2021, 2022b, 165 

2023）で取得した位置情報を使用した。兄島における外来植物駆除の対象となっている種では、166 

基本的に成木のみでなく稚樹や実生も含めた全個体の駆除が実施されている。ただし予算など167 

制約もあり兄島全体ではなく、保全対象の希少種が存在する地域を優先的に駆除対象地域とし、168 

その中で駆除作業がおこなわれている。 169 

駆除対象種の位置情報は駆除作業の際に GPS機器（Garmin eTrex 30, Garmin GPSMAP 62, 170 

Garmin GPSMAP 64：水平精度は±5m 程度）により取得し、種ごとに整理されている。兄島におけ171 

る外来植物駆除は面的な駆除を実施しており、作業者同士が視認できる幅（最大でおよそ 20m）172 

に広がり、駆除範囲内をくまなく踏査している。駆除作業時には GPS 機器により踏査の軌跡情報173 

を記録しており、駆除範囲内に踏査の抜けが生じないよう地図上で軌跡を確認しながら作業を進174 
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めている。但し、希少動植物が近隣で確認され環境の大きな変化が望ましくない場合や上層木を175 

駆除することで下層に生育する別の外来植物が拡大する懸念がある場合は、駆除対象地内であ176 

っても特定の個体の駆除を見合わせ記録のみを行っている。本研究で解析に使用する駆除対象177 

種の位置情報には、駆除を実施した個体だけでなく駆除を見合わせた個体の位置情報も含めた。 178 

外来植物駆除において兄島で確認された主な外来種は表 2 のとおりである。本研究では、兄179 

島における外来植物駆除において確認数の多かったオオバナノセンダングサ Bidens pilosa var. 180 

radiata J.A.Schmidt、キバンジロウ Psidium cattleyanum Sabine、ギンネム Leucaena leucocephala 181 

de Wit、シチヘンゲ Lantana camara subsp. aculeata R.W.Sanders、トクサバモクマオウ Casuarina 182 

equisetifolia L.、リュウキュウマツ Pinus luchuensis Mayr の 6 種を解析の対象とした（表 2）。この183 

中でキバンジロウとギンネム、シチヘンゲは IUCN による世界のワースト 100 外来種である184 

（https://www.iucngisd.org/gisd/100_worst.php，2023年 12月 25日確認）。 185 

これら駆除対象となる外来種の位置情報は、地理情報システム QGIS Ver.3.22.11（QGIS 186 

Development Team）を用いて 10m メッシュ DEM（「基盤地図情報  ダウンロードサービス」 187 

https://fgd.gsi.go.jp/download/menu.php, 2023年 5月 6日確認）と同一位置、同サイズの方形区に188 

重ね合わせ、駆除対象種が存在するメッシュを「在」、現地を踏査したうえで駆除対象種が存在し189 

なかったメッシュを「不在」、外来植物対策の対象地域外であることなどにより踏査していないメッ190 

シュを「不明」と定義した。全島を対策の対象とした種と一部でのみ対策を行っている種とが存在191 

するため、調査メッシュ数は種によって異なる。 192 

 193 

地形および生物的環境要因 194 

 地形要因には「傾斜」、「地形的水分量（Topographic Wetness Index）」、「尾根谷度（Topographic 195 

Position Index）」、「年間日射量（MWh/㎡）」、「地形開放度（周辺の水平線開放割合）」を用いた。196 

傾 斜 、 地 形 的 水 分 量 、 尾 根 谷 度 に つ い て は SAGA GIS Ver.7.8.2 （ https://saga-197 

gis.sourceforge.io/en/index.html, 2024 年 12 月 7 日確認）、年間日射量については ArcGIS 198 

表 2 
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Ver.10.2 （ ESRI 社 , Redlands, CA, USA ） 、 地 形開放度についてはみんなで GIS199 

（http://www.minnagis.com/, 2024年 12月 7日確認）を用いて、それぞれ 10m メッシュ DEMから200 

計算した。なお、海岸付近は海水の飛沫がかかる特殊な非生物環境であるため、説明変数には201 

「海岸からの距離（100m未満(0)か以上(1)かの二値）」を加えることとした。さらに、母岩の特性も分202 

布に影響を及ぼすと考え、「基質（砂(0)か岩(1)かの二値）」も説明変数に加えた。また、外来種の203 

種特性により、生物学的な環境を説明変数に追加した。極相林の存在が下層の外来草本や外来204 

低木の侵入を阻害するとの先行研究は多く（Gassó et al. 2008; Anderson et al. 2013; Aung and 205 

Koike 2015）、草本であるオオバナノセンダングサ、および低木や亜高木であるシチヘンゲとキバ206 

ンジロウは優占する高木層の群集タイプの影響を強く受ける可能性がある。そのため、これらの 3207 

種については「在来林の有無（兄島の植生判読の結果から在来林のデータを利用した二値、判208 

読の手法は「植生の判読」の項に記載）」を説明変数に用いた。ただし、植生判読の際にトクサバ209 

モクマオウとリュウキュウマツについては外来林、シチヘンゲは草地・低木として区分していること210 

から、トクサバモクマオウ、リュウキュウマツ、シチヘンゲの 3 種は同時に判読した在来林の有無を211 

説明変数には加えないこととした。 212 

動物付着性の種子散布様式のオオバナノセンダングサについては「人の通行（主要な上陸地213 

点から半径 200m以内と作業ルート沿い 10m範囲に接するメッシュを示す二値）」も説明変数に加214 

えた。人の通行に関するデータについて、上陸地点については実際に GPS 機器で記録したポイ215 

ント位置を使用し、作業ルートについては兄島を縦断するグリーンアノール防除柵（A,B,C ライン）216 

を歩行した際に GPS 機器で記録した線形データを使用した。基準の値を主要な上陸地点から半217 

径 200m 以内、作業ルート沿い 10m 範囲とした理由は、調査のための準備や移動を行う範囲が218 

上陸地点のおよそ半径 200m 以内であること、作業ルートとして頻繁に使用されるグリーンアノー219 

ル防除柵では柵から両側 5m幅以内に工事のための資材が置かれることが多いためである。 220 

 221 
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植生の判読 222 

 World View -2により撮影された衛星画像（2020年 5月 6日撮影, 解像度 0.5m, Digital Globe223 

社）をもとに解析の基礎情報となる植生の判読を行った。判読は、兄島全域を対象とし、QGIS 上224 

で 10m メッシュ DEM の方形区の中心に点を設け、点に重なる植生を「在来林」、「外来林」、「草225 

地・低木」、「裸地」の 4 つに区分した。判読に使用した衛星画像では、在来林を構成する種の区226 

分は困難なため判読の際は在来林として一括で定義した。また、兄島において林冠に達する高227 

木の外来植物はトクサバモクマオウとリュウキュウマツであり、これらは目視による判読が可能であ228 

ったため（日本森林技術協会 2023）、外来林として定義した。草地・低木では種の区分ができな229 

かったため、在来種とシチヘンゲなどの外来種が含まれている。 230 

 なお、判読に使用した衛星画像は幾何補正がなされていたものの、大きくズレが生じている箇所231 

が 確 認 さ れ た た め 、 空 中 写 真 （ 国 土 地 理 院 「 地 理 院 地 図 /GSI Maps 」 232 

https://maps.gsi.go.jp/#17/27.116758/142.211977/&base=ort&ls=ort&disp=1&vs=c1g1j0h0k0l0u0t233 

0z0r0s0m0f1&d=m, 2023年 11月 11日確認）を参考にし、特徴的な同一地点の平面距離がQGIS234 

上でおおよそ 5m未満になるよう都度、幾何補正しながら判読を進めた。 235 

 236 

解析 237 

 外来種は種ごとに解析した。メッシュごとの在／不在（二項分布）を目的変数、環境要因を説明238 

変数とし、空間的自己相関の要因を考慮した条件付き自己回帰モデル（Intrinsic CARモデル）に239 

よりベイズ推定を行った。空間的自己相関が及ぶ範囲は、対象メッシュを取り囲む 8 メッシュにつ240 

いて隣接関係にあるクイーン型とした。 241 

 空間的自己相関を考慮することでモデルの当てはまりがどれくらい異なるのかを把握するために、242 

空間的自己相関を考慮した Intrinsic CAR モデルと、空間的自己相関を考慮していないロジステ243 

ィック回帰モデルで渡辺-赤池情報量規準（Watanabe-Akaike Information Criterion：WAIC）を比較244 

した。なお、Intrinsic CARモデル、ロジスティック回帰モデルともに空間的自己相関以外の環境に245 
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関しては同一の説明変数を用いた。 246 

 また、現在の分布に対する空間的自己相関の影響を種間で比較するため、Intrinsic CAR モデ247 

ル（以後は「空間自己相関ありモデル」と呼ぶ）とロジスティック回帰モデル（以後は「空間自己相248 

関なしモデル」と呼ぶ）、目的変数の値を無作為に入れ替えることで環境との関係をランダム化し249 

空間的自己相関も考慮しない null モデル（以後は「帰無モデル」と呼ぶ）について、いずれもベイ250 

ズ推定を行った。 251 

森田ほか（2023）は在不在データに対するロジスティック回帰モデルにおいて、帰無モデルの対252 

数尤度を基準として、変数を投入したモデルの対数尤度の効果を定量的に評価している。本研究253 

はこれに準じ、空間的自己相関を考慮することによる尤度変化率を求めた。今回の SDM がとりう254 

る対数尤度の下限は全く予測できていない帰無モデルのものであり、上限は仮に全てを完全に予255 

測できるモデルが存在した場合のもの（以下、「完全予測モデル」と記載）である。そのため、下限256 

と上限をそれぞれ 0および 1に対応させ、空間自己相関ありモデルと空間自己相関なしモデルの257 

予測力をその間に比例配置し、差を求めて尤度変化率 dLa とした。 258 

dLa = (La/n - L0/n) / (Lm/n - L0/n) - (Lg/n - L0/n) / (Lm/n - L0/n) 259 

 ただしLaは空間自己相関ありモデルの対数尤度、Lgは空間自己相関なしモデルの対数尤度、260 

L0は帰無モデルの対数尤度、Lmは完全予測モデルの対数尤度（Lm=0）、nはデータ数である。261 

正規分布モデルにおいて対数尤度/n は分散に相当するため、正規分布誤差を用いた場合に262 

dLaは当該要因で説明される分散の比率になる（森田ほか 2023）。尤度変化率が小さな種は空間263 

的自己相関の寄与が小さいため分布が飽和に近く、尤度変化が大きな種は空間的自己相関の264 

寄与が大きいため分布拡大中である可能性があると判断した。 265 

定着リスクの高い地点と低い地点を二値化するため、解析に用いたそれぞれの種について空266 

間自己相関ありモデルによる解析で得られた値から環境による要因のみを用いて潜在的な267 

分布確率（事後平均）を算出した。分布拡大中の種では、分布拡大に起因する空間自己相268 
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関と環境がともに種の分布に影響するため、空間自己相関ありモデルで空間自己相関と環269 

境を同時に評価した上で、空間自己相関を共変量と考えて環境要因のみを利用して分布確270 

率の予測を行った。 271 

環境による外来種リスク地図作成における閾値の決定では、野外調査で得られた在不在272 

データをもとに ROC 曲線で決定することが多い（Bidinger et al. 2012; West et al. 2016）。し273 

かし本研究の不在データには、環境が不適の場合と分布拡大が未到達の場合の両方が含ま274 

れるため、環境によるリスク地図作成には使用できない。そこで分布到達が明らかな地点275 

である現在の在地点のみを使用し、各種の在地点における推定分布確率の頻度分布から閾276 

値を決定した。現在分布する地点は全て高リスク地であると仮定すると、推定分布確率の277 

最小値を閾値とすることになるが、最小値のような極値は外れ値の影響を受けやすく、ま278 

た最小値はデータ数の影響も受ける（Liu et al. 2018; Saigusa et al. 2024）。これを避けるため、279 

在地点における推定分布確率の頻度分布の下位 25％を閾値（第一四分位であり現在分布す280 

る地点の 75％が高リスク地に分布）とした。今回のリスク地図は相対的なリスクの大小を281 

示すものであり、絶対的なリスクの有無を示すものではない。 282 

さらに、定着リスクの高い地点数と分布が確認された地点数の比率を計算し、この比を尤度変283 

化率とともに飽和の程度の尺度とした。また、空間自己相関ありモデルで算出された環境要因の284 

係数を用いて、潜在的な分布確率の空間分布を地図化した。ただし、分布拡大中の種において285 

空間的自己相関の要因を算入した地図を作成すると、単に現在の分布を表現するのみで潜在的286 

な分布を表示することができないため、空間的自己相関は算入しなかった。 287 

 なお、解析に用いた外来種と空間的自己相関の寄与度を比較するため、兄島における特徴的288 

な植生である在来林、裸地、草地・低木についても同様に解析を行った。草地・低木はシチヘン289 

ゲや外来草本の繁茂により一部で分布拡大しつつある可能性があるが、在来林については既に290 

分布が飽和した状態に相当すると考えられる。目的変数は衛星画像の判読結果、説明変数は外291 
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来植物と同様とした。 292 

 解析には統計解析ソフト R Ver.4.2.3（R Development Core Team）の CARBayesパッケージ（Lee 293 

2013）の S.CARleroux 関数を使用し、種ごとにモデルが収束するまで MCMC 法によるサンプリン294 

グをおこなった。各説明変数の Geweke 統計量が 1.96 未満の場合に同一モデル内で収束値が295 

得られたものと判断した（Geweke 1992）。要因ごとに得られた事後分布の中央値を係数の推定値296 

とし、係数の 95％信用区間が 0 を含まない場合に、その要因が統計的に有意であると判断した。297 

MCMC法によるサンプリング回数、焼き捨て回数及び間引きの程度は種やモデルごとに異なって298 

おり、詳細を付録 1 表 1に示す。 299 

 300 

結 果 301 

植生の判読 302 

植生の判読は合計 55,707 点でおこなった。このうち、在来林は約 55.4％にあたる 30,856 点で303 

あり、多くは島の中央部において確認された。外来林は約 22.7％にあたる 12,664 点が確認され、304 

多くは在来林の林縁部や島の外縁部に分布していた。草地・低木は最も割合が低く、約 3.4％に305 

あたる 1,904点が確認された。そして裸地は約 18.5％にあたる 10,283点が確認され、島の外縁部306 

や山頂付近の高標高域に分布していた（図 1 (c)）。 307 

 308 

空間的自己相関の寄与率 309 

空間的自己相関の寄与率を表す尤度変化率を種間で比較すると（表 3）、トクサバモクマオウや310 

リュウキュウマツに比べてオオバナノセンダングサ、ギンネム、シチヘンゲの尤度変化率（dLa）が311 

高く、相対的に空間的自己相関の寄与が大きかった。尤度変化率は在来林で 0.06、裸地は 0.19312 

とトクサバモクマオウやリュウキュウマツに近い値であったが、草地・低木は 0.36 とオオバナノセン313 

ダングサ、ギンネム、シチヘンゲに近い値であった（表 3）。なお、キバンジロウについては Geweke314 

統計量が 1.96 以上になる説明変数が存在したため、モデルは収束に至らなかったと判断した（表315 
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3）。 316 

 317 

外来植物の生育環境 318 

空間自己相関ありモデルの解析結果を示す（表 4）。傾斜と日射量の変数について、有意であ319 

った外来植物では係数がすべて正の値であった。地形的水分量や尾根谷度、地形開放度では、320 

有意であった変数の係数の正負が種ごとに異なっていた。全体的に外来植物の各種と在来林で321 

は、有意であった変数の正負の傾向は異なっていた。 322 

オオバナノセンダングサでは年間日射量、基質、人の通行の係数が有意な正の値、在来林の323 

有無の係数が有意な負の値であったことから（表 4）、陽当たりが良く人の利用や通行の多い砂地324 

に生育することが示唆された。ギンネムでは傾斜と地形的水分量、年間日射量の係数は有意な正325 

の値、地形開放度と在来林の有無の係数は有意な負の値であったことから（表 4）、在来林外の風326 

当たりが弱く、湿潤で急傾斜な陽当たりが良い場所に生育することが示唆された。シチヘンゲでは327 

傾斜、年間日射量、基質の係数が有意な正の値であったことから（表 4）、急傾斜で陽当たりの良328 

い場所や砂地に生育することが示唆された。トクサバモクマオウでは傾斜、尾根谷度、年間日射329 

量、地形開放度の係数が有意な正の値であったことから（表 4）、傾斜のある風の影響を受けやす330 

い尾根に生育することが示唆された。リュウキュウマツでは尾根谷度と地形開放度の係数は有意331 

な正の値、地形的水分量と海岸からの距離、基質の係数は有意な負の値であったことから（表 4）、332 

内陸部の風の影響を受けやすい岩尾根に生育することが示唆された。 333 

在来林を予測するモデルは傾斜、地形的水分量、尾根谷度、年間日射量、地形開放度、海岸334 

からの距離の係数が有意な負の値であったことから（表 4）、在来林は内陸部の風当たりが弱く緩335 

傾斜の谷に成立しやすいことが示唆された。裸地を予測するモデルは傾斜と年間日射量、地形336 

開放度、海岸からの距離の係数は有意な正の値、地形的水分量と尾根谷度の係数は有意な負337 

の値であったことから（表 4）、海岸付近で陽当たりが良く風の影響を受けやすい急傾斜地に成立338 

しやすいことが示唆された。草地・低木を予測するモデルは傾斜、尾根谷度、年間日射量、地形339 

表 3 

表 4 
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開放度、基質の係数は有意な正の値、地形的水分量の係数は有意な負の値であったことから（表340 

4）、急傾斜で陽当たりが良く風当たりの強い乾燥した尾根や砂地に成立しやすいことが示唆され341 

た。 342 

 343 

定着リスクが高い地点の空間分布 344 

空間自己相関ありモデルで算出された環境要因の係数を用いて作成した潜在的な分布確率345 

の空間分布（表 5, 図 2）を確認すると、トクサバモクマオウやリュウキュウマツに比べて空間的自己346 

相関の影響が強いオオバナノセンダングサ、ギンネム、シチヘンゲについては調査範囲内で“定347 

着リスクが高いものの定着が確認されていない地点”が多く存在していた（表 5, 図 2）。なお尤度348 

変化率（dLa）と log（生育地点数／高リスク地点数比）の相関係数は-0.976（データ数は 5 種）であ349 

った。 350 

 351 

考 察 352 

解析により環境のみでなく空間的自己相関を考慮した種分布モデルを得ることができた。潜在353 

的な生育・生息適地の推定のみが目的の場合においても､侵入初期に単純なニッチモデルを用354 

いると偶然定着した場所の環境を誤って生育・生息適地と判断してしまうが、空間的自己相関を355 

考慮するモデルを作成し、作成されたモデルから空間的自己相関を除いた環境要因のみで356 

分布予測地図を作成することでこの影響を緩和できる（Legendre and Legendre 1998; Kühn 357 

2007; 深澤ほか 2009）。 358 

Aung and Koike（2015）は、大きな地理空間スケールで拡大が飽和していても微細な空間スケ359 

ールでは未侵入のケースがあることを指摘している。本研究は 10m メッシュの空間解像度を用い360 

て解析をおこなった。生物の観点から見ると、鳥類によって摂食され糞で種子散布される高木種361 

や、風で種子散布される高木種では、種子散布距離や 1 世代の移住距離は 100m を超えるため362 

（Komuro and Koike 2005; Thomson et al 2011）、このような生態特性をもつ外来植物の解析には363 

図 2 

表 5 
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10m メッシュは十分な空間解像度といえる。ただしクローンで拡大する植物は分布拡大が遅いた364 

め（Tomimatsu et al 2020）、10m以内の空間スケールでも分布拡大がおきている可能性がある。人365 

間による外来種管理の観点からは、外来植物の駆除作業では、駆除対象木の見落としを防ぐた366 

めに、作業要員は最大でも約 10m間隔で配置されている。このため、今回の研究で実施した空間367 

解像度が 10mの解析に用いるのに十分な精度で情報が収集されていると考える。また、重要な環368 

境データである DEM の解像度であるとともに、作業地点の位置情報の誤差からみても適切な空369 

間解像度である。 370 

シチヘンゲ、トクサバモクマオウ、リュウキュウマツは地形的水分量が小さいか、あるいは尾根谷371 

度で尾根に出現、地形開放度が大きい、年間日射量が多い、など乾燥した立地に侵入する傾向372 

を持つ種であった。今回解析を行った裸地についても同様の傾向を示しており、裸地環境への外373 

来植物の侵入リスクが高い可能性がある。 374 

トクサバモクマオウとリュウキュウマツについては、分布に対して非生物環境の影響が大きいと375 

考えられる在来林や裸地の分布モデルと空間的自己相関の寄与率が同程度であった。定着リス376 

クに対する種ごとの分布状況では、定着リスクが高い地点と同様に調査地内で広く分布が確認さ377 

れ（図 2）、また定着リスクが高い地点に対して不在地点の割合が約半数であったことから（表 5）、378 

後述するオオバナノセンダングサやギンネム、シチヘンゲに比べると兄島においては分布が飽和379 

に近いと考えられる。トクサバモクマオウとリュウキュウマツは兄島では戦前に北部において薪炭材380 

などとして利用するために植林が行われた（清水 1991a）。これらはいずれも高木種であり、樹高381 

が高いため種子散布距離が長い可能性がある（Thomson et al. 2011）。陸上の大きな空間スケー382 

ルでは風散布型種子をもつ外来植物の分布拡大速度が速いことが知られており（Gassó et al. 383 

2008）、既往研究においても兄島でトクサバモクマオウやリュウキュウマツが急速に拡大する事例384 

が報告されている（Ohashi et al. 2024）。 385 

一方で、オオバナノセンダングサ、ギンネム、シチヘンゲについて空間的自己相関の寄与が大386 
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きかった（表 3）。分布拡大の有無について、空間的自己相関は分布拡大中であること以外に未387 

知の環境要因により生じうるが分布拡大途上である可能性を否定できない。定着リスクに対する種388 

ごとの分布状況においても定着リスクが高い地点に対して分布が限定的であり（図 2）、定着リスク389 

が高い地点に対して不在地点の割合が高いことから（表 5）、今後も分布が拡大する可能性がある390 

だろう。なお、小笠原諸島における外来植物の導入リスクの評価（Kato et al. 2006）では、未評価の391 

オオバナノセンダングサ以外はリスクが高い種である。このため兄島内の未調査地における分布392 

把握のための調査や未分布地域や分布境界付近での分布拡大のモニタリング、オオバナノセン393 

ダングサ、ギンネム、シチヘンゲが定着した場合の在来植生への影響をモニタリングするなど、更394 

なる情報収集が望まれる。 395 

本研究では兄島における在来林（乾性低木林）は、オオバナノセンダングサとギンネムに対して396 

定着を阻害する環境要因になっている可能性が示唆された。地域の極相林が外来植物を阻害す397 

る現象は広く知られている（Koike 2001; 伊藤・藤原 2007; Tanaka and Koike 2011; Aung and 398 

Koike 2015）。オオバナノセンダングサとギンネムは既往研究では耐陰性の低い種として報告され399 

ており（石嶺ほか 1986; 畑ほか 2006）、乾性低木林は世界自然遺産の学術的価値を構成する400 

だけでなく、その保全はこのような外来植物の侵入・拡大を防ぐためには在来林の保全は有効な401 

手段である。一方で、兄島には特徴的な原植生として原生裸地や原生草地などの非森林地域も402 

多く存在し（東京営林局 1939; 東京都建設局 1970）、オガサワラハンミョウやコヘラナレン、シマ403 

イガクサ、シマカモノハシなどの固有の希少種も生息・生育している（清水 1991; 冨山 1998; 苅404 

部 2009）。オオバナノセンダングサ、ギンネム、シチヘンゲは開放的な環境に高い確率で出現す405 

る傾向がみられたことから、兄島に多い原生的な裸地や草地への今後の分布拡大の可能性を否406 

定できない。特に、固有の希少種が生息・生育しているにもかかわらず、現時点で外来植物の侵407 

入が確認されていない地点においては、外来植物の予防的な定着防止策を講じることが重要で408 

ある。こうした対策の検討にあたっては、本研究で得られた潜在的な分布確率の空間分布（図 5）409 
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等の情報を活用し、外来植物の定着リスクの高い地点を優先的に抽出することで、対策がより効410 

果的なものになる可能性がある。 411 

なお、本研究で用いた空間的自己相関では、分布拡大中でなく未知の環境要因によるものを412 

分布拡大中であると判断してしまうリスク（第 1 種の過誤）があるが、他方で決定的な根拠でないと413 

して分布拡大中であるものを分布拡大中でないと判断してしまうリスク（第 2種の過誤）もあり、両者414 

のバランスを取る必要がある（Cohen 1982）。基礎科学的な研究では第 1種の過誤を重視して第 2415 

種の過誤を容認するが、迅速性が重視される外来生物管理の現場では第 2 種の過誤（分布拡大416 

中であるにもかかわらず分布拡大中でないと判断）は将来の膨大な被害をもたらすリスクがあるた417 

め受け入れることが難しい（Rouget et al. 2016）。そのため、スクリーニングとして空間的自己相関を418 

評価し、その効果が大きな種は分布拡大中であるリスクが大きいため注意深くモニタリングするとと419 

もに、特に大きな被害が危惧される種では、情報不足であっても予防的見地からの駆除も検討さ420 

れ得る。 421 

今回は兄島のみの外来種分布情報を利用したが、父島や母島なども環境は類似しており、他422 

島の情報も含めて解析できると考えられる。空間自己相関を含む SDM モデルでは、多くの島の423 

データを同時に利用することにより、分布拡大を始める侵入地点数（侵入イベントの繰り返し数）が424 

多くなるほど、環境要因と分布拡大による空間自己相関をうまく分離できる。また兄島などの無人425 

島では未侵入であるが、有人島の父島や母島では広範に分布拡大している外来種も少なくない426 

（瀬戸・小池 2025）。このような種の兄島や他の無人島でのリスク地図を侵入前に作成することもで427 

きる。小笠原諸島全体での外来種分布データの一元的収集・提供体制の構築が望まれる。 428 
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表 1．外来生物の地理分布の空間的自己相関を利用した外来生物の分布拡大状況の検出方671 

法。いずれも環境による種の分布モデル（SDM）としてロジスティク関数を利用している。 672 

論文 外 来

種 分

布 の

調査 

種の分布を調査

する範囲 

分布拡大中である

ことの確定的な判

断 

特徴 統計手

法 

Fukasawa 

et al. 

2010 

2 時

点 

想定される最大

の種子散布距離

を網羅する欠損

値のない空間的

にまとまった範

囲 

2 時点の調査に基

づく分布拡大情報

あり 

分布拡大速度が明

示的であり将来の

分布拡大を予測で

きる 

最尤法 

Aung and 

Koike 

2015 

1 時

点 

種子散布距離を

想定しないが欠

損値のない空間

的にまとまった

範囲 

分布モニタリング

調査等で判断 

SDM（環境）の残差

の地理的偏在から

未分布地を検出  

最尤法 

Osawa et 

al. 2019 
1 時

点 

想定される主な

種子散布距離を

網羅する欠損値

のない空間的に

まとまった範囲 

分布モニタリング

調査等で判断。

SDM残差の地理的

偏りがあれば未知

の環境要因の可能

性 

SDM（非生物環境と

近隣種子源）で非生

物環境の適地と種

子供給の地図作成 

最尤法 

本研究 1 時

点 

種子散布距離を

想定しないが空

間的にまとまっ

た範囲で部分的

な欠損値を受容 

分布モニタリング

調査等で判断 

SDM（環境）だけで

説明できない外来

種の地理的偏在か

ら今後の分布拡大

可能性を考える 

ベイズ

推定 
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675 
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表 2．兄島におけるこれまでの外来植物駆除で確認された主な外来植物種と確認メッシュ676 

数。解析を実施した種を太字で示す。種ごとの情報は、豊田 (2003, 2014), 延島 (2010)を参677 

考にした。確認メッシュ数は兄島を 10m メッシュ DEM と同サイズの方形区で分割し、各678 

外来植物種が確認されたメッシュ数を示している。種名のうち和名は豊田 (2014)、学名は679 

YList（米倉・梶田「BG Plants 和名−学名インデックス」（YList） http://ylist.info 最終確認680 

日 2023年 5月 27日確認）にしたがった。 681 

種 名 

種子 

散布 

様式 

階層 

小笠原 

への 

導入年 

小笠原 

への 

導入方法 

小笠原への 

導入目的 

調査メッシュ数 

在 不在 不明 

トクサバモクマオウ 

Casuarina equisetifolia L. 
風 高木 1905年 人為 

荒廃地復旧（緑

化）や薪炭材 
10,223 13,061 32,423 

リュウキュウマツ 

Pinus luchuensis Mayr 
風 高木 1899年 人為 

荒廃地復旧（緑

化）や薪炭材 
9,502 13,742 32,463 

ギンネム 

Leucaena leucocephala (Lam.) 

de Wit 

重力 亜高木 1879年 人為 

崩落防止用緑化

樹、戦時はトー

チカの被覆 

1,686 54,021 0 

シチヘンゲ 

Lantana camara subsp. aculeata 

(L.) R.W.Sanders 

鳥周食 低木 1879年 人為 観賞用 1,646 10,391 43,670 

オオバナノセンダングサ 

Bidens pilosa L,var .radiata Sch. 

Bip. 

動物付着 草本 
明 治 初

期？ 
非意図的 不明 675 12,707 42,325 

キバンジロウ 

Psidium cattleyanum Sabine 

コウモリ、 

鳥周食、 

根萌芽 

亜高木 1909年 人為 果樹 305 25,657 29,745 

ヤマグワ（シマグワ） 

Morus australis Poir. 

コウモリ、 

鳥周食 
低木 1879 年 人為 観賞用 59 13,323 42,325 

シンクリノイガ 

Cenchrus echinatus L. 
動物付着 草本 

戦後 

米軍統治

時代 

非意図的 不明 18 13,364 42,325 

ガジュマル 

Ficus microcarpa L.f. 

コウモリ、 

鳥周食 
高木 明治初期 人為 防風、防潮 11 13,371 42,325 

パパイヤ 

Carica papaya L. 

コウモリ、 

鳥周食 
高木 1830 年 人為 果樹 4 13,378 42,325 

 682 

  683 



 33 

表 3．外来植物ごとの、空間自己相関ありモデル（Intrinsic CAR モデル）と、空間自己相関684 

なしモデル（ロジスティック回帰モデル）、帰無モデルのWAIC と、空間的自己相関を考慮685 

することによる尤度変化率。キバンジロウについてはモデルが収束に至らなかった。 686 

種 名 

WAIC 
尤度変化率 

dLa 

空間自己相

関ありモデル 

空間自己相関

なしモデル 
帰無モデル 

 

オオバナノセンダングサ 2972.64 4333.18 5396.93 0.36 

キバンジロウ 収束せず 収束せず 収束せず － 

ギンネム 6958.51 13409.10 15177.69 0.53 

シチヘンゲ 6985.25 8943.15 9844.54 0.29 

トクサバモクマオウ 33816.22 36026.90 37196.40 0.13 

リュウキュウマツ 33188.77 35293.10 35939.75 0.13 

在来林 85697.58 88681.86 97864.25 0.06 

裸地 45720.75 50660.71 55315.99 0.19 

草地・低木 12627.92 15975.57 16593.54 0.36 
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表 4．空間自己相関ありモデル（Intrinsic CAR モデル）による外来植物種ごとの解析結果 689 

説明変数のカッコ外の数値は係数の中央値、カッコ内の数値は左から 2.5％, 97.5％の値を690 

示す。係数の推定値の 95％信頼区間にゼロを含まない説明変数を太字で示す。灰色箇所は691 

解析に加えていない説明変数を指す。海岸からの距離、基質、在来林の有無は二値データ692 

であり、表中の海岸からの距離は「100m 未満」、基質は「砂」、在来林の有無は「有」の値693 

を記載した。モデルが収束に至らなかったキバンジロウについては記載を省略した。tau2は694 

空間的自己相関に関係する隣接するメッシュとの相関が考慮されたランダム効果の分散を695 

示している。 696 

 
オオバナノ 

センダングサ 
ギンネム シチヘンゲ 

トクサバ 

モクマオウ 

リュウキュウ 

マツ 
在来林 裸地 草地・低木 

(Intercept) 
-9.88 

(-11.56, -8.19) 
-13.24 

(-14.49, -11.99) 
-8.47 

(-9.54, -7.47) 
-6.03 

(-6.45, -5.61) 
-5.32 

(-5.78, -4.87) 
-3.48 

(-3.70, -3.27) 
-7.12 

(-7.52, -6.72) 
-13.11 

(-14.2, -12.10) 

傾斜 
-0.01 

(-0.02, 0.01) 

0.03 

(0.02, 0.04) 

0.02 

(0.01, 0.03) 

0.01 

(0.01, 0.02) 

0.00 

(-0.00, 0.01) 

-0.02 

(-0.03, -0.02) 

0.01 

(0.01, 0.01) 

0.02 

(0.01, 0.03) 

地形的 

水分量 

-0.06 

(-0.16, 0.03) 

0.09 

(0.04, 0.15) 

-0.03 

(-0.09, 0.04) 

-0.01 

(-0.03, 0.01) 

-0.04 

(-0.06, -0.02) 

-0.02 

(-0.03, -0.01) 

-0.11 

(-0.13, -0.08) 

-0.05 

(-0.11, -0.00) 

尾根谷度 
-0.02 

(-0.03, 0.00) 

0.01 

(-0.01, 0.02) 

-0.01 

(-0.02, 0.00) 

0.02 

(0.01, 0.02) 

0.01 

(0.01, 0.02) 

-0.00 

(-0.01, -0.00) 

-0.01 

(-0.01, -0.01) 

0.01 

(0.00, 0.02) 

年間 

日射量 

1.18 

(0.19, 2.15) 

1.29 

(0.56, 1.99) 

1.26 

(0.67, 1.83) 

0.48 

(0.24, 0.72) 

0.11 

(-0.14, 0.37) 

-0.15 

(-0.27, -0.02) 

0.50 

(0.29, 0.72) 

2.88 

(2.30, 3.47) 

地形 

開放度 

0.82 
(-0.27, 1.90) 

-0.97 

(-1.86, -0.08) 

0.11 
(-0.56, 0.77) 

0.82 

(0.57, 1.06) 

0.50 

(0.25, 0.76) 

-0.84 

(-0.98, -0.70) 

1.90 

(1.64, 2.15) 

0.92 

(0.34, 1.49) 

海岸から 

の距離 

0.27 

(-0.08, 0.63) 

-0.16 

(-0.43, 0.11) 

-0.22 

(-0.46, 0.03) 

0.04 

(-0.08, 0.17) 

-0.49 

(-0.66, -0.31) 

-0.99 

(-1.05, -0.92) 

0.54 

(0.43, 0.64) 

0.08 

(-0.16, 0.31) 

基質 
1.89 

(1.01, 2.74) 

0.15 
(-0.39, 0.71) 

0.88 

(0.12, 1.62) 
-0.52 

(-1.34, 0.29) 
-14.10 

(-17.74, -8.49) 
0.27 

(-0.06, 0.59) 
0.71 

(-0.02, 1.46) 
1.90 

(0.89, 3.00) 

在来林の 

有無 

-0.70 

(-0.93, -0.49) 

-0.15 

(-0.30, -0.01) 
      

人の通行 
0.54 

(0.15, 0.92) 
       

(tau2) 
3.22 

(2.58, 4.02) 
4.15 

(3.66, 4.67) 
1.74 

(1.48, 2.06) 
0.74 

(0.67, 0.83) 
0.82 

(0.74, 0.91) 
0.28 

(0.25, 0.31) 
1.78 

(1.64, 1.92) 
5.33 

(4.69, 6.01) 
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表 5．空間自己相関ありモデル（Intrinsic CAR モデル）により算出された定着リスクに対す699 

る種ごとの分布状況。定着リスクは空間自己相関ありモデルによる解析で得られた値から700 

環境による要因のみを用いて算出した。在地点の下位 25％を閾値として閾値以上を「定着701 

リスク高」とした。「不在 / リスク高の割合」は定着リスクが高いメッシュのうち不在であ702 

った地点の割合を示す。モデルが収束に至らなかったキバンジロウについては記載を省略703 

した。 704 

種 名 
調査 

メッシュ数 

 定着リスク高  定着リスク低  不在 / リスク

高の割合 (%)  在 不在  在 不在  

オオバナノセンダングサ 13,382  507  3,204   168  9,503   86.34 

ギンネム 55,707  1,265  24,948   421  29,073   95.17 

シチヘンゲ 12,037  1,223  6,135   423  4,256   83.38 

トクサバモクマオウ 23,284  7,653  6,997   2,570  6,064   47.76 

リュウキュウマツ 23,244  7,103  8,084   2,399  5,658   53.23 
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 707 

図１．小笠原諸島における兄島の位置と植生判読の結果。（a）小笠原諸島全体, (b)父島列島708 

における兄島の位置, (c)兄島全域を 4区分(在来林、外来林、草地・低木、裸地)で判読した。709 

判読点数の合計は 55,707 点である。 710 

 711 

  712 
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 713 

図２．潜在的な分布確率の空間分布を示すリスク地図。空間自己相関ありモデル（Intrinsic 714 

CAR モデル）による解析で得られた値から環境による要因のみを用いて図化している。定715 

着リスクは在地点のうち算出された分布確率（事後平均）の値の下位 25％を閾値（図中種716 

名右横の数値）として閾値以上を「定着リスク高」とした。キバンジロウはモデルが収束717 

に至らなかったため分布状況のみ記載した。なお、外来植物駆除は小規模に実施された箇718 

所も点在する。 719 


