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[...] Humans are notoriously limited in their ability to look at
long-term implications of their actions. [...]

(White, 2001)





Zusammenfassung

In den letzten Jahrzehnten ist eine verstärkte Veränderung der Landober�äche beobachtet worden.

Diese Prozesse sind direkten und indirekten anthropogenen Ein�üssen zuzuschreiben, wie Deforestation

oder Klimawandel. Mit dieser Entwicklung geht der Verlust und die Fragmentation von naturnahen

Flächen einher. Für das Fortbestehen von Populationen verschiedenster Organismen in einer derartig

geformten Landschaft ist entscheidend, inwieweit die Migration zwischen bestehenden Fragmenten

gewährleistet ist. Diese wird von der Eignung der umgebenden Landschaft beein�usst. Im Kontext einer

klimatischen Veränderung und verstärkter anthropogener Landnutzung ist die Analyse der räumlichen

Anordnung von Habitatfragmenten und der Qualität der umgebenden Landschaft besonders für die

globale Aufrechterhaltung der Biodiversität wichtig.

Groÿräumige Muster der Landschaftsveränderung können mit Hilfe von Satellitendaten analysiert

werden, da es nur diese ermöglichen die Landbedeckung �ächendeckend, reproduzierbar und auf einer

adäquaten räumlichen Au�ösung zu kartieren. Besonders zeitlich hochaufgelöste Daten liefern wertvolle

Informationen bezüglich der Dynamik der Landbedeckung.

Diese Arbeit beschäftigt sich mit der Analyse der Fragmentation in Westafrika und der potentiel-

len Bedeutung von singulären Fragmenten und deren potentiellen Auswirkungen auf die Biodiversität.

Dafür wurden zeitlich hoch- und räumlich mittelaufgelöste Daten des Aufnahmesystems MODIS ver-

wendet, mit denen für das Untersuchungsgebiet Westafrika die Landbedeckung klassi�ziert wurde.

Für die darauf folgenden Analysen der räumlichen Kon�guration der Fragmente wurde der Fokus auf

Regenwaldgebiete gelegt. Die Analyse von räumlichen Mustern der Regenwaldfragmente liefert wei-

terführende qualitative Informationen der individuellen Teilbereiche. Die räumliche Anordnung wurde

sowohl mit etablierten Maÿen als auch mittels in dieser Arbeit erstellter robuster und übertragba-

rer Indizes quanti�ziert. Es konnte gezeigt werden, dass die Verwendung von aussagekräftigen Indizes,

besonders, wenn sie alle benachbarten Fragmente und die Qualität der umgebenden Matrix berücksich-

tigen, die räumliche Di�erenzierung von Fragmenten verbessert. Jedoch ist die Anwendung dieser Maÿe

abhängig von den Ansprüchen einer Art. Daher muss die artspezi�sche Perzeptionen der Landschaft

auf der Basis der Indizes implementiert werden, da die Übertragung der Ergebnisse einzelner Indi-

zes auf andere räumliche Au�ösungen und andere Regionen nur begrenzt möglich war. Des Weiteren

wurden potentielle Ein�ussfaktoren auf die räumlichen Muster mittels Neutraler Landschaftsmodel-

le untersucht. Hierbei ergaben sich je nach Region und Index unterschiedliche Ergebnisse, allerdings

konnte der Ein�uss anthropogen induzierter Veränderungen auf die Landbedeckung postuliert werden.

Die groÿe Bedeutung der räumlichen Attribution von Landbedeckungsklassen konnte in dieser Ar-

beit aufgezeigt werden. Der alleinige Fokus auf die Kartierung von z. B. Waldfragmenten ohne deren

räumliche Anordnung zu berücksichtigen, kann zu falschen Schlüssen bezüglich deren ökologischen,

hydrologischen und klimatologischen Bedeutung führen.

i





Abstract

In a century where climate change is unquestioned and the anthropogenic induced loss of habitats

of many species has reached tremendous rates, it becomes important to analyse the e�ects of these

changes. Especially the division of formerly continuous habitats into smaller parts and the resulting

changes of area or shape are important due to their e�ects on e.g. viable populations sizes. Consequently

does the connectivity between patches change, which is also in�uenced by the environmental condition

inbetween patches. Generally, the loss and fragmentation of habitat will constrain species migration,

which in the long run will result in less genetic diversity within populations and decline and potentially

in a loss of biodiversity. Broad scale analysis of these changes can be achieved using satellite imagery

due to their capabilities to deliver information repeatedly for a large area with an ecological adequate

spatial resolution which can be used to generate a landcover map.

This study focuses on the e�ects of habitat fragmentation in West Africa. The importance of

patches for the retention of the overall landscape connectivity and therefore their importance for the

maintenance of biodiversity is in the focus of this work. For the analysis of fragmentation on a landscape

level, temporal high- and spatial low-resolution imagery provided by MODIS are used for the necessary

landcover classi�cation. The analyses focus on the rainforest in West Africa and use various established

and novel indices to classify the fragments due to their spatial attributes. The novel indices invented in

this study aimed at being transferrable to other region and species and at being robust and applicable

on large data sets. Moreover Neutral Landscapemodels have been generated to analyse the behaviour

of indices across di�erent scales and spatial arrangments.

This study showed, that the di�erentiation of fragments based on their spatial attributes can be

achieved best using indices which incorporate all neigbouring patches and the quality of the surrounding

landscape. However all indices and their application are highly depending on species speci�c habitat

requirements and perception range as well as the spatial scale, when using spatial pattern analysis.

Moreover, analysing the causes for the existing spatial patterns showed, that the factors explaining the

existing patterns di�ered by region and used indices, but generally the human impact contributed to

a high degree to the existing spatial arrangement of forest fragments.

This study showed that using solely the extent of a certain landcover without considering their

spatial arrangement might lead to wrong conclusions concerning its importance for biodiversity. The

results depend highly on the complex interactions between spatial and thematic resolution of the

landcover data, spatial arrangement of patches, the surrounding landscapes and species requirements

which can be accounted for using the novel applied indices in this study. Hence the importance to

analyse the spatial attributes of landcover data is shown in this study.
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Kapitel 1

Einleitung

Die in den letzten Jahrzehnten exponentiell angestiegene Habitatzerstörung und der damit einherge-

hende Artverlust verstärken die Bedeutung des Schutzes der Biodiversität (Wilson, 1988). Die aktuelle

Aussterberate von Arten ist dabei 100 bis 1000 mal höher als die natürliche Extinktionsrate (Pimm

et al., 1995). Aufgrund dieser hohen Zahlen wurde bereits von einem Massenaussterbeereignis durch

anthropogen induzierter Modi�kationen der Umwelt gesprochen (Chapin et al., 2000). Im Gegensatz

zu den vorherigen fünf groÿen Aussterbeereignissen in der Erdgeschichte ist dabei der Ein�uss des

Menschen auf die Veränderungen der Landober�äche unumstritten die treibende Kraft (Cuarón, 2000;

Dirzo und Raven, 2003). So läst sich beispielsweise ein direkter Zusammenhang zwischen der Habitat-

zerstörung und damit der Aussterberate von Arten und der wirtschaftlichen Situation in der jeweiligen

Region herstellen (Adams et al., 2004; Jongman, 2002; Luck et al., 2004; Wackernagel et al., 2002;

Wittemyer et al., 2008).

Neben dem direkten Habitatverlust durch anthropogene Nutzung (Sala et al., 2000; Sih et al., 2000;

Zaviezo et al., 2006) sind heute bereits indirekte E�ekte des Klimawandels wie vertikale oder horizon-

tale Veränderung der Verbreitungsgebiete einzelner Arten hervorgerufen durch Temperaturerhöhung

oder Niederschlagsänderungen (Thuiller, 2007; Watson und the Core Writing Team, 2007), die Haupt-

gründe für das globale Artensterben. Neben diesen Faktoren, die zusätzlich interagieren (Lewis, 2006;

Prinn, 2003; Travis, 2003; Zwiers und Hegerl, 2008), beein�ussen auch andere biotische und abiotische

Faktoren die Biodiversität (Alford und Richards, 1999; Araújo et al., 2006; Connell, 2003; Stuart et al.,

2004).

Der Klimawandel wirkt sich unter anderem in vielen Regionen durch eine erhöhte Temperatur

(Rosenzweig et al., 2008) oder veränderte Phänologie (Menzel et al., 2006) auf geophysikalische und

biologische Systeme aus. Dies führt direkt oder indirekt zu einer Veränderung in der Verbreitung von

Arten oder in den Gemeinschaftsstrukturen (Rosenzweig et al., 2008) bzw. deren Interaktionen (Betts

et al., 2008b; Menzel et al., 2006). Eine Anpassungsstrategie an den Klimawandel ist die Migration

von Organismen in neue Gebiete mit adäquaten Umweltbedingungen (Carey und Alexander, 2003;

Hannah et al., 2007). Durch spezi�sche Ausbreitungsstrategien und -eigenschaften, sowie auch durch

die jeweiligen Eigenschaften der Landschaft, wie z. B. deren Permeabilität, sind den meisten Arten dabei

jedoch Grenzen gesetzt (Bender und Fahrig, 2005; Hannah et al., 2005). Daher können die Reaktionen

der Organismen bei einer Veränderung der Umwelt sehr variabel sein (Gaston, 2000; Primack und

Corlett, 2006).

Habitatverlust beschreibt die, meist anthropogen induzierte Modi�kation der natürlichen Ober�ä-

1



Kapitel 1: Einleitung

Abbildung 1.1: Beispiel von Habitatverlust in Brasilien. Räumliche Deforestationsmuster in Rondonia, Brasilien.

Helle Regionen stellen Felder, Straÿen und Entwaldung, rote Gebiete die umgebenden Waldgebiete dar.

In blau erscheint der Jiparaná Fluss (Falschfarbendarstellung (NIR, R, G), Aufnahme vom 24.08.2000,

Terra/ASTER NASA/GSFC/METI/ERSDAC/JAROS, and U.S./Japan ASTER Science Team).

chenbedeckung, welche zu einer Verringerung des Habitats für die dort lebenden Organismen führt

(Abb. 1.1). Weltweit ist ein Drittel bis ein Viertel (Vitousek et al., 1997) der terrestrischen Ober�äche

bereits durch starke anthropogene Modi�kationen geprägt (UNEP, 2001) und die letzten verbleibenden

ungestörten Regionen sind nur noch Fragmente ihrer ursprünglichen Ausdehnung (Sanderson et al.,

2002). Auch die Zentren hoher Biodiversität, bei gleichzeitiger Gefahr durch Habitatverlust, sogenannte

hotspots, sind räumlich begrenzt und isoliert (Myers et al., 2000). Der Ein�uss von Habitatverlust auf

die Biodiversität ist bereits als negativ bezeichnet worden (Kerr und Deguise, 2004; Kinnaird et al.,

2003; Klausmeier, 2001). Allerdings ist nicht nur die reine Zerstörung von Habitaten entscheidend,

sondern auch die räumlichen Charakteristika der verbleibenden Fragmente.

Die Veränderung der räumlichen Anordnung von Fragmenten, die als Folge von Klimaänderungen

oder Landkonversion auftritt (Cochrane und Laurance, 2002; Laurance et al., 2002; Opdam und Wa-

scher, 2004), kann Biodiversitätsmuster beein�ussen bzw. zu ihrer Erklärung beitragen (Diniz-Filho

et al., 2004; Echeverría et al., 2007; Fahrig, 2003; Laurance et al., 2000; Laurance, 2000b). Als räum-

liche Anordnung werden dabei die Charakteristika verstanden, die durch Gröÿe, Form oder Lage der

einzelnen Habitatfragmente zueinander gegeben sind (Fahrig, 2003). Die Veränderung dieser räumli-

chen Anordnung durch klimatische Faktoren kann sich auch reziprok auswirken und so positive Rück-

kopplungse�ekte zeigen (Bonan, 2008; Gornitz und NASA, 1985; Laurance et al., 2004a; Malhi und

Román-Cuesta, 2008; Sugden et al., 2008). Einzelne Fragmente können aufgrund ihrer Eigenschaften

als potentielle Habitate für eine bestimmte Art ausgeschlossen werden, da sie zu klein sind oder eine zu

geringe Verbundenheit haben, um eine überlebensfähige Population aufrechtzuerhalten (Hanski, 1998).

Einige Gebiete können jedoch auch durch ihre komplett fehlende Konnektivität nicht besiedelt werden

(Gustafson und Gardner, 1996; Tischendorf et al., 2003). Dadurch kann das potentielle Verbreitungsge-

biet an ein realisiertes Verbreitungsgebiet angenähert werden (Cumming, 2007), da nicht nur die bloÿe

Existenz, sondern auch der räumliche Kontext des Habitats berücksichtigt wird. Jedoch fehlen dabei

noch biotische Interaktionen, wie z. B. Mutualismus oder Konkurrenz, die eine weitere Annäherung

an das realisierte Verbreitungsgebiet ermöglichen. Die Berücksichtigung derartiger Faktoren ist jedoch

2
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aufgrund unzureichender Informationen synökologischer Zusammenhänge für Mehrarten-Systemen oft

nicht möglich.

Die Analyse der räumlichen Kon�guration kann folglich zur Bewertung von Landschaften dienen

und angemessene Maÿnahmen zur Verbesserung der Landschaftskonnektivität o�erieren. Die Berück-

sichtigung des Erhalts der räumlichen Integrität kann die Magnitude des Biodiversitätsverlusts mi-

nimieren, wobei der Habitatverlust als primärer Faktor für den Biodiversitätsverlust nicht vergessen

werden sollte.

Ziele dieser Arbeit

Das Ziel dieser Arbeit ist es, das Potential von neuen Ansätzen zur Berechnung von Fragmentation

basierend auf fernerkundlich gewonnenen Zeitreihen der Landschaft zu eruieren. Diese soll weiterfüh-

rende qualitative und quantitative Parameter zur Beschreibung der räumlichen Anordnung und der

Eigenschaften von Habitatfragmenten liefern. Des Weiteren dient dies zur Evaluation des räumlichen

Zustands eines Ökosystems und liefert relevante Informationen zu einer Landbedeckungsklassi�kation.

In der vorliegenden Arbeit werden einerseits etablierte Fragmentationsindizes auf ihre Aussagekraft

und Übertragbarkeit hin analysiert. Zudem soll die Entwicklung neuer, robuster Indizes ein weiteres

Ziel sein, wobei ein besonderes Augenmerk auf die Analyse der Verbundenheit von Habitatfragmenten

liegt, da dies neben deren Gröÿe und Form einer der wichtigsten Faktoren ist, um den Habitatverlust

zu kompensieren.

Als Grundlage zur Berechnung und Analyse der Fragmentationsindizes sollen fernerkundungsba-

sierte Landbedeckungsklassi�kationen dienen, die auf neuen Methoden basieren und groÿräumige und

zeitlich wiederholbare Informationen liefern. Auch künstlich generierte Landschaften sollen für die

Überprüfung von Hypothesen der determinierenden Faktoren für Landschaftsmuster genutzt werden.

Diese Daten werden in dieser Arbeit erstellt und die Ergebnisse diskutiert.

Hierbei liegt der Fokus dieser Arbeit auf den Waldgebieten Westafrikas. Aufgrund ihrer Bedeutung

hat die heterogen ausgeprägte Deforestation besonders gravierende Folgen. Die Ein�ussfaktoren auf

diese heterogenen Fragmentationsmuster zu untersuchen, ist ein weiterer Fokus dieser Arbeit. Hierbei

sollen Parameter, die die räumlichen Muster bestimmt haben, extrahiert werden, um kausale Zusam-

menhänge für die Mustergenerierung zu postulieren.

Am Beispiel von Westafrika soll weiterhin diskutiert werden, welchen Ein�uss diese Muster auf die

Attribute von Fragmenten, sowie auf ihre Biodiversität haben, wobei Chiropteren- und Amphibiendaten

als Beispiel verwendet werden. Des Weiteren beinhaltet die Arbeit, wie die hier gewonnen Ergebnisse

zu einem besseren Verständnis und somit zu einem e�ektiveren Management zur Aufrechterhaltung

der Ökosystemfunktionen beitragen können.
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Aktueller Forschungskontext

Für erfolgreiche Konzepte zum nachhaltigen Schutz der Biodiversität, der Vielfalt der Lebensräume

und Arten, sowie deren genetische Variabilität ist ein verbessertes Verständnis der Diversitätsmuster

in Raum und Zeit unabdingbar. Hierfür müssen zunächst die beein�ussenden Faktoren, die die glo-

bale und regionale Artenvielfalt bestimmen, eruiert werden (Gaston, 2000; Turner et al., 2003; Waide

et al., 1999; Willig et al., 2003). Der Groÿteil der bisher gefundenen globalen Muster ist unter anderem

entlang von Höhen- und Niederschlagsgradienten sowie der Breitenlage ausgerichtet (Gaston, 2000).

Hierbei spielen jedoch auch artspezi�sche Interaktionen, wie Mutualismus, Konkurrenz oder Prädation

eine Rolle (Connor und Bowers, 1987; Klausmeier, 2001; Leathwick, 2002; Ritchie et al., 2009). Aller-

dings bestimmen nicht nur diese Variablen das Vorkommen von Arten, immer wichtiger werden auch

anthropogen induzierte Veränderungen der Landober�äche (Chapin et al., 2000; Sala et al., 2000).

Somit ist für die Analyse von regionalen und globalen Diversitätsmustern eine groÿräumige Unter-

suchung der Landober�äche Voraussetzung, die jedoch nicht durch Geländeaufnahmen durchführbar

ist (UNEP, 1995). Erst die umfassende und kongruente Verfügbarkeit von Satellitendaten, räumli-

chen Vorhersagemodellen und biologischen Datenerhebungen ermöglicht eine groÿräumige und genaue

Analyse von Mustern (Gaston, 2000; Kerr und Ostrovsky, 2003; Turner et al., 2003). Die Validität

verschiedener Daten und Methoden der Fernerkundung (Congalton, 1991; Fitzgerald und Lees, 1994;

Foody, 2002; Kerr und Ostrovsky, 2003; Liu et al., 2007), der Vorhersagemodelle (Araujo und Guisan,

2006; Elith et al., 2006; Segurado und Araújo, 2004) und der in situ Daten (Bortolus, 2008; Gaston

und Rodrigues, 2003) müssen aber stets überprüft werden.

Neben fernerkundlichen und weiteren geographischen Daten zur Infrastruktur oder zu humanen

Populationsdichten, die sich als nützlich für die Biodiversitätsforschung erwiesen haben (Kerr und

Ostrovsky, 2003; Nagendra, 2001; Skidmore et al., 1992; Stoms und Estes, 1993; Turner et al., 2003),

spielt auch die räumliche Anordnung der Habitate eine wichtige Rolle, um die rezenten Biodiversitäts-

muster zu erklären und deren zukünftige Entwicklung vorherzusagen (Goodin et al., 2006; Millenium

Ecosystem Assessment, 2005). Die räumliche Kon�guration beschreibt die Anordnung von Habitatfrag-

menten im Raum und die Zerstückelung oder erhöhte Isolation durch Habitatverlust. Diese Prozesse

werden unter dem Begri� der Fragmentation zusammengefasst.

In zahlreichen Studien wurde Habitatverlust als ein wichtiger Faktor identi�ziert, der sich negativ

auf die Artenvielfalt auswirkt (Fahrig, 2001; Sih et al., 2000). Fragmentationsmaÿe der Landschaft

konnten bisher allerdings weder eindeutig mit positiven noch mit negativen Auswirkungen auf die

Artenzahlen in Verbindung gebracht werden (Caley et al., 2001; Collins und Barrett, 1997; Fahrig,

5
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Tabelle 2.1: De�nition landschaftsökologischer Nomenklatur. Begri�sklärung der Nomenklatur

Patch
Kontinuierliche Agglomeration von Zellen gleichen Landober�ächentyps, welcher als Habitat de�niert wurde.

Synonym des Begri�s Fragment.

Matrix
Homogener oder heterogener Hintergrund der nicht als Habitat de�nierten Landober�ächentypen; normaler-

weise nicht natürliche Vegetation.

2003). With (1997) hält die Fragmentation von Habitaten für weniger gefährlich als den Habitatverlust.

Gleichzeitig bezeichnet er sie jedoch als komplexer, da die Fragmentation sich äuÿerst unterschiedlich

ausdrücken kann. Die Reduktion der Gröÿe von Habitaten, die Änderung der Anzahl von Patches und

die Modi�kation der Länge von Grenz�ächen, sowie die Verbundenheit innerhalb einer Landschaft sind

unterschiedliche Modi�kationen, die unter den Themenkomplex Fragmentation fallen. Deshalb ist es

wichtig Fragmentationsmaÿe stärker in die Untersuchung von Biodiversitätsmustern einzubeziehen, da

deren Ein�üsse aufschlussreiche Erkenntnisse liefern können (Fahrig, 2003). In dieser Arbeit liegt der

Fokus auf der Entwicklung von übertragbaren, robusten Maÿen, die die räumliche Anordnung von

Fragmenten beschreiben und für ökologische Fragestellung relevante Ergebnisse liefern. Somit können

weiterführende Datensätze basierend auf fernerkundlichen Klassi�kationen geliefert werden, die jedoch

in diesem Rahmen nur bedingt auf artspezi�sche Fragestellungen angewendet werden.

2.1 Räumliche Analysen von Fragmenten

Die für diese Arbeit relevante Art der räumlichen Analyse der Landober�äche erfasst verschiedene

Typen der Modi�kation der Landober�äche und dient dazu, den Ein�uss der räumlichen Verände-

rung auf unterschiedliche Faktoren wie Biodiversitätsmuster, Migration, Räuber-Beute-Interaktionen,

Ausbreitungskapazität, Ökosystemfunktionen oder abiotische Prozesse, wie Nährsto�zyklus, Wasser-

ab�uss, Erosion oder (Mikro-)klima zu untersuchen (Corlett, 2000; Elmqvist et al., 2004; Forman und

Godron, 1986a; Frohn, 1998; Lancaster, 1996; Ol� und Ritchie, 2002; Ste�an-Dewenter et al., 2007).

Die Analyse von räumlichen Mustern setzt kategoriale Landschaften voraus auf denen Berechnungen

durchgeführt werden können, die durch Fernerkundungsdaten bzw. Landbedeckungsklassi�kationen ge-

liefert werden. Hierbei wird der Begri� Patch im Fernerkundungskontext als abgewandelte De�nition

des Begri�s Habitat genutzt (Tab. 2.1). Dieser Begri� beschreibt omnidirektional zusammenhängende

Pixel einer Satellitenbildklassi�kation desselben Landober�ächentyps. Als zusammenhängend wird der

Patch angesehen, wenn er für einen Organismus theoretisch durchquerbar ist, ohne durch andere Land-

ober�ächentypen passieren zu müssen (Pearson und Gardner, 1997; Turner et al., 2001a). Aufgrund

der rasterbasierten Analyse muss bei dieser De�nition die 4- bzw. 8-Nachbarschaftsregel berücksichtigt

werden, die festlegt, ob nur kardinal (Rooks-Typ) oder auch diagonal (Queens-Typ) angrenzende Pixel

als ein zusammenhängender Patch de�niert werden (Fortin und Dale, 2005). Des Weiteren bezeichnet

der Begri� Matrix diejenigen Landober�ächenklassen, welche nicht als Lebensraum der Organismen

de�niert werden (Tab. 2.1). Die Matrix kann hierbei uniform sein oder eine heterogene Fläche darstel-

len. Sie nimmt Ein�uss auf die Überlebenswahrscheinlichkeit und die Kosten der Migration zwischen

Patches (Bender und Fahrig, 2005; Debinski, 2006; Gascon et al., 1999).
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Patch Größe

Habitat­Bedeckung in der Landschaft
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Abbildung 2.1: Patch versus Landschafts�Skala Ver-

gleich der Bedeckungsgrad-Analysen auf

Patch und Landschaftsebene. Die Habitat-

bedeckung vier exemplarischer Landschaften

(A-D) sind gegen eine gemittelte theoretische

Populationsdichte aufgetragen (2). Sowie ge-

sondert die Patchgröÿen der Landschaft C

gegen die Populationsdichte (1) (modi�ziert

nach Fahrig (2003)).

De�nition der Analyseebenen Die Analyse von Landschaftsmustern kann auf drei verschiede-

nen Ebenen durchgeführt werden, die teilweise aufeinander aufbauen (Tab. 2.2). Die drei Ebenen der

Landschafts-, Klassen- und Patchanalysen di�erieren in den zur Verfügung stehenden Indizes und in

der Art der Ausgabe der Ergebnisse. Analysen auf der Landschaftsebene beziehen alle Landober�ächen-

klassen in die Berechnung mit ein, so dass Indizes zur Landschaftsdiversität abgeleitet werden können.

Die klassen-basierte Analyse berücksichtigt im Gegensatz zu einer Untersuchung auf Landschaftsebene

nur eine Landober�ächenklasse. Die Grundlage der klassen-basierten Ebene bildet die Patch-basierte

Analyse, da sie Untersuchungen individueller Patches zur Aufgabe hat.

Der Prozess der Fragmentation agiert nach Fahrig (2003) auf Landschaftsebene. Somit müssen

Faktoren der Fragmentation auf dieser Ebene untersucht werden (McGarigal und Cushman, 2002) und

keine individuellen Patch-Indizes hinzugezogen werden. Jedoch bildet die Analyse der Patch-Attribute

die Basis für weiterführende Berechnungen auf Landschafts- bzw. Klassenebene. Sie führt aber un-

ter Umständen zu unterschiedlichen Aussagen (Abb.2.1). Verschiedene Autoren haben Indizes, die

Rückschlüsse auf die Konnektivität der Landschaft liefern, auf der Basis von Patches berechnet (Ti-

schendorf und Fahrig, 2000b; Tischendorf, 2001; Moilanen und Hanski, 2001). Dies gründet darauf,

dass Patch-basierte Indizes der räumlich expliziten Analyse von Patcheigenschaften auf Biodiversität

(Anzures-Dadda und Manson, 2007; Brühl et al., 2003; Cook et al., 2002), Metapopulationen (Ovas-

kainen und Hanski, 2003) oder physikalische Eigenschaften der Fragmente, wie Länge der Grenz�äche,

was den Ein�uss von Wind oder Temperatur beschreibt (Laurance et al., 2002), dienen.
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Tabelle 2.2: De�nitionen und Erläuterungen der drei Ebenen der Landschaftsanalyse.

Patch-Ebene

Charakterisiert räumliche Attribute einzelner Patches, sowie deren Kontext in ei-

ner Landschaft. Patch-basierte Indizes fungieren als Basis für die Berechnung von

Klassen-basierten Indizes. Sie liefern räumliche explizite Resultate für jeden Patch.
Klassen-Ebene

Klassen-basierte Berechnungen, werden durch die (gewichtete) Mittelung von Patch-

basierten Indexwerten generiert. Hierbei steht die Verteilung und der Anteil einer

Klasse innerhalb einer Landschaft im Interesse der Untersuchung, somit wird die

Fragmentation einer Klasse innerhalb einer Landschaft beschrieben. Es gibt keine

räumlich expliziten Ergebnisse, auÿer mittels der Moving Window Analyse.
Landschafts-Ebene

Analysen auf Landschafts-Ebene integrieren gemittelte Werte aller Landober�ächen-

klassen über den gesamten Ausschnitt. Diversität der Gesamtlandschaft im Interesse

der Untersuchung. Keine räumlich expliziten Ergebnisse, auÿer mittels Moving Win-

dow Analyse.

Landschaftszustände Der Faktor Habitatverlust und die daraus resultierende umgebende Matrix

haben unterschiedliche Ein�üsse auf die Fragmente bzw. deren Funktionalität. So hat eine Landschaft

mit hohem Habitatanteil andere E�ekte auf die Artenvielfalt bzw. Abundanz, als eine mit einem

niedrigem Anteil. Das gleiche gilt für eine Landschaft bei der ein gradueller Übergang zwischen Matrix

und Patch besteht bzw. für Landschaften mit einem starken Kontrast zwischen Patch und umgebender

Matrix.

Von McIntyre und Hobbs (1999) wurden neben der intakten Landschaft ohne Habitatverlust, drei

weitere Landschaftszustände de�niert. Diese di�erieren in ihrem prozentualen Habitatanteil und dem

Kontrast zwischen Patch- und Matrix-Eigenschaften (Abb. 2.2). Die mosaikierte Landschaft weist einen

hohen Anteil an Habitat auf (60�90% ), bei gleichzeitig geringem Kontrast zur umgebende Matrix (Abb.

2.2a). Die potentielle weitere Modi�kation einer solchen Landschaft führt zu einem erhöhten Kontrast

zwischen Fragment und Matrix, sowie zur Reduktion der Habitat�äche auf unter 60% (Abb. 2.2b).

Die Reliktlandschaft stellt den Zustand einer Landschaft dar, deren Habitatanteil mit unter 10% sehr

gering ist und einen hohen Kontrast zur umgebenden Matrix aufweist (Abb. 2.2c).

Die Di�erenzierung einer Landschaft ergibt sich je nach der Stärke der Abweichung von der ur-

sprünglichen Bedeckung und den ökologischen Ansprüchen einer Art, welches zu einer inakzepablen

Landschaft für eine Art führen kann (McIntyre und Barrett, 1992; McIntyre und Hobbs, 1999). Diese

Unterscheidung der Landschaften wird durch die Matrix und die Fragmentattribute de�niert (Cook

et al., 2002, 2004; Debinski, 2006; Gascon et al., 1999). Aufrund der schweren Di�erenzierbarkeit der

Matrixeigenschaften je nach Anspruch der betrachteten Arten und des �ieÿenden Übergangs der pro-

zentualen Bedeckung, wird in dieser Untersuchung der Begri� fragmentierte Landschaft synonym für

alle drei genannten Landschaftszustände verwendet. Im Folgenden wird auf einige Aspekte der Eigen-

schaften von fragmentierten Landschaften gesondert eingegangen.
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(a) mosaikierte Landschaft:

Native Vegetation zwischen

60-90%Bedeckung, geringer

Kontrast zur Matrix.

(b) Fragmentierte Landschaft:

weniger als 60%Bedeckunggrad,

starker Kontrast zur Matrix.

(c) Relikt Landschaft: geringer

Anteil natürlicher Vegetation

(<10%Bedeckung), starker

Kontrast zur Matrix.

Abbildung 2.2: Landschaftszustände, die nach Bedeckunggrad der nativen Vegetation (grün) und Kontrast zur umge-

bende Matrix (grau, hellgrün) di�erieren (modi�ziert nach Fischer und Lindenmayer (2007) und McIntyre

und Hobbs (1999)).

Matrixeigenschaften Die Eigenschaften der Umgebung von Fragmenten, der Matrix, kann Iso-

lations- oder Grenze�ekte entscheidend beein�ussen (Bender und Fahrig, 2005; Gascon et al., 1999;

Ricketts, 2001; Vasconcelos et al., 2006). So haben Clerici et al. (2007) den Begri� der funktionalen

Gröÿe von geschützten Gebieten eingeführt, die nicht nur die aktuelle Gröÿe des Gebiets beinhaltet,

sondern auch die angrenzende Matrix und Mosaike von anthropogen überformten und natürlichen

Gebieten. Dies zieht die potentielle Nutzung von Ressourcen für eine Art auÿerhalb des Patches in

Betracht und kann so in die Berechnung der funktionalen Flächengröÿe miteinbezogen werden. Gleich-

falls kann sich die Eigenschaft der Matrix auch negativ auf Fragmente auswirken. So publizierten Parks

und Harcourt (2002), dass auÿerhalb von geschützten Gebieten Faktoren wie die menschliche Popu-

lationsdichte, einen gröÿeren E�ekt auf die Extinktionsraten von Säugern haben, als die Gröÿe der

Fragmente. Auÿerdem konnten sie feststellen, dass kleine Gebiete häu�g in Regionen mit einer höheren

Bevölkerungsdichte situiert waren und somit doppelt, durch ihre Umgebungssituation und ihre geringe

Gröÿe, gefährdet waren. Diesen starken negativen Ein�uss der Matrixeigenschaften bestätigen auch

Untersuchungen der Konnektivität und Funktionalität von Regenwaldfragmenten (Laurance et al.,

2002) oder der Migration und Existenz von Arthropoden (Collinge und Palmer, 2002; Heisswolf et al.,

2008; Vasconcelos et al., 2006). Simulierte Ausbreitungsmodelle zeigten hingegen nur einen moderaten

Ein�uss der Matrixqualität auf die Ergebnisse (Fahrig, 2001).

Habitatverlust Der Verlust von Habitat an sich übt einen hohen, konsistent negativen E�ekt

auf die Biodiversität (Boswell et al., 1998; Fahrig, 2003; Sih et al., 2000; Ste�an-Dewenter et al., 2002;

Zaviezo et al., 2006), Artverteilungsmuster (Gibbs, 1998; Gurd et al., 2001; Hargis et al., 1998) und

Populationsgröÿen (Ecke et al., 2006) aus. Die E�ekte von Habitatverlust auf das Artvorkommen oder

die Populationsgröÿe sind unter Umständen nicht linear, sondern folgen der Extinktions-Schwellwert

Hypothese (Bascompte und Solé, 1996; Fahrig, 2001; Flather und Bevers, 2002; Hill und Caswell, 1999;

With und King, 1999), die eine exponentielle Abnahme der Populationsgröÿe ab einem Grenzwert

voraussagt. Somit besteht das Potential eines Aussterbeereignis bereits weit vor Erreichen des voll-

ständigen Verlusts des jeweiligen Habitats (Boswell et al., 1998). Hierbei ist jedoch zu berücksichtigen,
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Abbildung 2.3: Artenabhängige Gefahrenpo-

tentiale einer fragmentierten

Landschaft. Beispiel von deter-

ministischen und stochastischen

Prozessen, sowie artspezi�schen

(endogen) und artunabhängigen

(exogen) Prozessen, die das Poten-

tial haben, das Vorkommen einer

Art zu verringern bzw. zu einem

Aussterbeereignis zu führen (Modi�-

ziert nach Fischer und Lindenmayer

(2007)).

Landschaftsmodifikation

Populationsabnahme / ­Extinktion

Stochastisch

E
xo

ge
n

Deterministisch

E
nd

og
en

Habitat
~verlust
~degradation
~isolation
~zerteilung

Veränderung in:
Klima/Boden

Positive oder
negative
Veränderung 
des Habitats 
anderer Arten

­ Umweltfaktoren
­ Störungen
­ Katastrophen

Art­Interaktion
­ Parasitismus
­ Konkurrenz
­ Mutualismus
­ Prädation

Demographie
Genetik

Veränderung in:

­ Ausbreitungs
~verhalten
~potential

dass der Verlust von bestimmten Habitaten auch als Vergröÿerung eines anderen Habitattyps gesehen

werden kann (Andrén, 1994).

Der Ein�uss des reinen Habitatverlustes sollte separat von dem der Habitatfragmentation unter-

sucht werden, da die E�ekte von denen der Fragmentation di�erieren (Caley et al., 2001; Fahrig, 2003).

Des Weiteren sollte beachtet werden, dass der Bedeckungsgrad eines Habitattyps in einer Landschaft

mit dem Habitatverlust verwandt ist, aber nicht notwendigerweise aus diesem resultiert, da der gefun-

dene Bedeckungsgrad keinen vorherigen Verlust erfahren haben muss (Fahrig, 2003).

Ökologische Arteigenschaften Die Untersuchung von Landschaftsmustern ohne Einbeziehung öko-

logischer Charakteristika einer Art, kann in irreführenden Ergebnissen resultieren (Fischer und Linden-

mayer, 2007; Girvetz und Greco, 2006). Die ökologische Implikation wie Veränderung des Verhaltens

einer Art, Interaktion mit anderen Arten oder stochastische E�ekte auf die Population nach Modi�ka-

tion der Landschaft (Abb. 2.3), muss bei der Untersuchung von Landschaftsmustern mit berücksichtigt

werden (Fischer und Lindenmayer, 2007; Ste�an-Dewenter und Schiele, 2008).

Ein einzelner Faktor wie die Verringerung der Habitat�äche oder die Degradation des Habitats, kann

zu einer Abnahme der Populationsgröÿe führen (Caley et al., 2001), da die Resourcenverfügbarkeit

verringert oder indirekt auch die Isolation erhöht werden kann (Abb. 2.3). Im Gegenzug kann die

Verringerung des Habitats weitere Modi�kationen der Landober�äche verursachen wie Grenze�ekte

durch verändertes (Mikro-)Klima oder gestiegenen anthropogenen Ein�uss (Aragão et al., 2008; Betts

10



Räumliche Analysen von Fragmenten Kapitel 2: Stand der Forschung

et al., 2008a; Grimbacher et al., 2008; Laurance et al., 2000; Laurance und Williamson, 2001; Laurance

et al., 2002; Laurance und Curran, 2008; Turton und Freiburger, 1997), wodurch die Population weiter

dezimiert werden kann. Dies kann zu einer interagierenden Kaskade von biotischen und abiotischen

Veränderung führen (Fischer und Lindenmayer, 2007). Viele Prozesse, wie Mutualismus, Prädation

und auch der Ein�uss von Störungen und die Magnitude der Resilienz der Art bzw. des Ökosystems

sind jedoch noch nicht für alle Arten ausreichend untersucht (Ives und Carpenter, 2008; Johnson et al.,

1996; Reusch et al., 2005; Sche�er und Carpenter, 2003; Yodzis, 1981).

Haila (2002) betont, dass der E�ekt der Landschaftsfragmentation zwischen Organismen, Habi-

tattypen, Regionen und Entwicklungsstadien (Schooley und Wiens, 2005) unterschiedliche Resultate

liefern kann. Zudem wird der Zusammenhang zwischen Landschaftsmustern aus anthropogener Sicht

und aus der von unterschiedlichen Arten und deren Ein�uss auf Artenvorkommen bzw. Gemeinschafts-

zusammensetzung, kontrovers diskutiert (Haila, 2002).

2.1.1 Fragmentation

Die Fragmentation einer Landschaft wird durch anthropogene Modi�kationen wie z. B. Landwirtschaft

oder Infrastruktur hervorgerufen (Jaeger, 2000). Dies führt zu Barrieren innerhalb der Landschaft und

somit zur Isolation von Habitatsegmenten (Jaeger und Fahrig, 2004; Laurance et al., 2004a; Roeden-

beck et al., 2007). Unter Umständen löst dies weitere Modi�kationen der Landschaft aus, die zum

vollständigen Habitatverlust führen können (Jaeger, 2000).

Hauptfaktoren der Fragmentation Die Fragmentation ist generell durch die Hauptfaktoren Habi-

tatverlust, Verkleinerung der Patchgröÿe, erhöhte Anzahl von Patches und eine höhere Distanz zwischen

Patches gekennzeichnet (Andrén, 1994; Fahrig, 2003), dies macht auch die Diskrepanz zu reinem Habi-

tatverlust deutlich (Fahrig, 2003). Der Begri� Fragmentation wurde in verschiedenen Untersuchungen

nicht einheitlich verwendet bzw. wurden nur einzelne der vier oben genannten Faktoren herangezogen.

Dies führte folglich zu unterschiedlichen Ergebnissen bezüglich des Ein�usses der Fragmentation auf

Biodiversitätsmuster (Fahrig, 2003).

Die unterschiedlichen Arten der Fragmentationsprozesse werden in sechs Phasen unterteilt (Jaeger,

2000) (Abb. 2.4). Die ersten drei Stadien (Perforation, Einschnitt, Zerteilung) beschreiben das Auftre-

ten von weiteren Landober�ächenklassen innerhalb des untersuchten Habitats, wobei die letzten drei

(Isolation, Reduktion, Verlust) den Status von individuellen Fragmenten beschreiben. So stellt die Ha-

bitatisolation (Abb. 2.4d) eine vergröÿerte Distanz zwischen Habitatfragmenten nach Einführung von

neuen Landober�ächenbedeckungstypen in der zwischenliegenden Matrix dar. Die Habitatreduktion

(Abb. 2.4e) beschreibt die Verkleinerung eines Habitatfragments, das nach Zerteilung der Landschaft

entstanden ist. Der Habitatverlust (Abb. 2.4f), der �nale Verlust von Habitatpatches aus der Land-

schaft (Jaeger, 2000), wird als einer der globalen Hauptgründe für den Artverlust postuliert (Brooks

et al., 2002; Myers et al., 2000). Diese unterschiedlichen Stadien können parallel auftreten oder sich

gegenseitig bedingen. Sie schreiten jedoch meist voran und führen zum Verlust oder starken Beein�us-

sung von Habitatfragmenten (Fischer und Lindenmayer, 2007). So kann die Perforation oder Zerteilung

eines Habitats zur Isolation führen und eine Reduktion in letzter Instanz zu einem Verlust. Auch kann

ein durch Zerteilung induziertes Fragment, mit einer darauf folgenden Reduktion, zu einer erhöhten

Isolation führen. Es ist jedoch zu beachten, dass sich diese Entwicklungen nicht zwangsläu�g gegenseitig

bedingen (Jaeger, 2000) und die Abgrenzung einzelner Prozesse teilweise nicht möglich ist. Das Stadi-
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(a) Perforation (b) Einschnitt (c) Zerteilung

(d) Isolation (e) Reduktion (f) Verlust

Abbildung 2.4: Fragmentationsprozesse. Geometrisch unterschiedliche Phasen verschiedener Fragmentationsprozesse

eines Habitats (grün). Die umgebende Matrix ist in dunkelgrau, Grenz�ächen in hellgrau dargestellt

(modi�ziert nach Bennett (2003), Forman (1995) und Jaeger (2000)).

um des reinen Habitatverlusts (Abb. 2.4f) oder -reduktion (Abb. 2.4e) sollte nicht als Fragmentation

betrachtet werden, auÿer es wird auch die Veränderung der räumlichen Kon�guration berücksichtigt

(Fahrig, 2003).

Bedeckungsgrad und Fragmentation Generell existiert ein negativer E�ekt des Bedeckungsgrads

des jeweiligen Habitats auf das Vorkommen von Arten, auch bei mobilen Organismen wie z.B. Vögeln

(Bélisle et al., 2001)). Sogar bei dieser mobilen Gruppe wird ab einem unteren Grenzwert von 10%der

Habitatbedeckung die Abnahme der Populationsgröÿe potenziert (Carlson, 2000). Somit ist generell ein

höherer Bedeckungsgrad zur Persistenz einer Population notwendig (Fischer und Lindenmayer, 2007),

wenn eine hohe Emigrationsrate existent ist (Fahrig, 2001), da sonst die Immigrationswahrscheinlichkeit

von emigrierten Organismen geringer ist.

Die Interaktionen des Ein�usses von Bedeckungsgrad und Fragmentation sind noch nicht eindeutig

geklärt. Der Ein�uss der Fragmentation wirkt sich in einigen Studien erst unterhalb eines Werts von

20-30%Bedeckung auf das Vorkommen oder Persistenz einer Population aus (Andrén, 1994; Virgós,

2002). Diese Vorhersage (Fahrig, 1998; Flather und Bevers, 2002) ist aber empirisch noch nicht ausrei-

chend überprüft (Fahrig, 2003). Des Weiteren nimmt unterhalb von 30%Bedeckung der natürlichen

Landbedeckung die artspezi�sche Konnektivität stark ab (Andrén, 1994; Fahrig, 2003). Dies kann je-

doch nicht generell für alle Arten angenommen werden (Lindenmayer et al., 2003). So liegt bei einigen
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Säugetieren der Grenzwert bei 50%Bedeckung, unterhalb dessen die Fragmentationsfaktoren einen

weiterführenden negativen Ein�uss auf die Gröÿe und Überlebensfähigkeit von Populationen haben

(Schneider, 2001).

Aufgrund des Ein�usses der Quantität des Habitats in der Landschaft auf biologische Muster, sollte

dieser Faktor bei einer Untersuchung des Bedeutung von Fragmentation aus einer solchen eliminiert

werden (Fahrig, 2003). Die Analyse der Fragmentation in verschiedenen Untersuchungsgebieten un-

abhängig von der Quantität des Habitats wurde in einigen Studien untersucht, indem die Residuen

von linearen Modellen eines Landschaftsindex zum Bedeckungsgrad verwendet wurden (Villard et al.,

1999). Kausale Rückschlüsse, welche Informationen in den Residuen analysiert werden, sind jedoch

nicht möglich, sondern eliminiert nur die Kolinearität zwischen Quantität und dem jeweiligen Index

(Koper et al., 2007). Bei der Verwendung von künstlichen Landschaften oder der experimentellen

Modi�kation realer Landschaften kann der Bedeckungsgrad konstant gehalten werden, während die

Kon�guration des Habitats variiert. Somit ist es nur in derartigen Untersuchungen möglich, den E�ekt

des Bedeckungsgrads zu eliminieren (Caley et al., 2001; Collins und Barrett, 1997).

2.1.1.1 Individuelle Fragmentattribute

Die Anzahl der verschiedenen bisher publizierten Indizes ist schwer abzuschätzen. In der Literatur sind

mehr als 60 zu �nden (James et al., 2005; McGarigal et al., 2007; McGarigal und Marks, 1995; Saura

und Pascual-Hortal, 2007). Diese Indizes unterscheiden sich jedoch bezüglich ihres Erklärungswerts für

Biodiversitätsmuster (Fahrig, 2003).

Die Kolinearität zwischen den Indizes ist ein wichtiger Faktor, da es in Analysen zu verfälsch-

ten Ergebnissen führen kann (Graham, 2003). Auÿerdem kann durch das Ausschlieÿen von kolinearen

Indizes ein Mehraufwand reduziert werden. Riitters et al. (1995) analysierten 55 Indizes in 85 un-

terschiedlichen Landschaften auf ihre Kolinearität und postulierten ein Set von sechs unabhängigen

Indizes (u.a. SHAPE-Index), die alle anderen Maÿe repräsentieren. Allerdings wurden in dieser Un-

tersuchung Indizes unterschiedlicher Ebenen untersucht. Die in der vorliegenden Arbeit verwendeten

Indizes gehören ausschlieÿlich der Patch-basierten Ebene an, auch wenn für einige Darstellungen die

Werte der Patches zusammengefasst wurden und so klassen-basierte Aussagen getro�en wurden. Die

hier verwendeten Indizes werden im Detail in Kapitel 5 erläutert. In den folgenden Abschnitten wer-

den die wichtigsten relevanten Indizes und ihr thematischer Hintergrund, die den aktuellen Stand der

Forschung widerspiegeln, dargestellt.

Gröÿe Fragmentgröÿe ist kein eindeutiges Maÿ für die Fragmentation, da auch reiner Habitatverlust

zu kleineren Patches führen kann (Fahrig, 2003). Auÿerdem setzt die Verwendung der Gröÿe als Maÿ

für Fragmentation voraus, dass auf der Landschaftsebene die Gröÿe der Fragmente mit dem Bede-

ckungsgrad übereinstimmt. Dies ist zwar häu�g der Fall (McCoy und Mushinsky, 1999), jedoch nicht

immer und es kann ohne Korrektur auf Bedeckungsgradunterschiede zwischen Landschaften zu einer

falschen Interpretation führen (Fahrig, 2003).

Generell ist das Vorhandensein von groÿen ungestörten Gebieten für viele Organismen vorteilhaft,

worauf aufbauend postuliert wurde, dass der Verlust solcher Gebiete den Verlust von Arten begründet

(Andrén, 1994; Kerr und Deguise, 2004). Dies begründet sich durch die Bedeutung der Fläche eines

Patches, die für das Vorkommen einer Art wichtig ist (Harcourt und Doherty, 2005), da viele Arten bzw.

deren Populationen Habitate einer bestimme Gröÿe benötigen (Frick et al., 2008). Kleinere Patches

13



Kapitel 2: Stand der Forschung Räumliche Analysen von Fragmenten

beherbergen zudem generell geringere Artenzahlen (Debinski und Holt, 2000). Auÿerdem besitzen groÿe

Gebiete meist eine hohe Habitatdiversität, diese beiden Faktoren, Gröÿe und Habitatdiversität, sind

auch mit der Phytodiversität positiv korreliert (Kallimanis et al., 2008).

Dies sollte jedoch nicht als Argument gegen den Erhalt kleiner Fragmente gelten, da diese komple-

mentäre positive Eigenschaften besitzen können (Baz und Garcia-Boyero, 1996; Laurance et al., 2004b;

Ovaskainen, 2002). Aber auch bei groÿen Fragmenten können andere Ein�üsse der umgebenden Matrix,

wie die Weidewirtschaft, die Etablierung von Neophyten begünstigen (Hobbs, 2001) und weitreichende

Folgen haben (Foxcroft und Freitag-Ronaldson, 2007; Tabarelli und Gascon, 2005; With, 2002). Um

die Ökosystemfunktionen einer Landschaft zu stärken bzw. wiederherzustellen wird vorgeschlagen, dass

groÿe Patches natürlicher Vegetation erhalten bleiben bzw. wiederhergestellt werden müssen (Fischer

und Lindenmayer, 2007). Dies wird jedoch innerhalb der Single Large or Several Small (SLOSS) Theo-

rien stark diskutiert (Ovaskainen, 2002). Diese, sowie die Inselbiogeographie-Theorie wird im Folgenden

weiter erläutert.

Arten-Areal Beziehungen Der Ein�uss der Flächengröÿe von Patches auf die Diversität wurde

bereits ausführlich mit der Arten-Areal Beziehung in der Inselbiogeographie Theorie und in deren

Weiterentwicklungen bzw. Adaptionen auf terrestrische Systeme behandelt (Arrhenius, 1921; Brown

und Lomolino, 2000; Laurance, 2008; MacArthur und Wilson, 1967; Rosenzweig, 1995; Tjørve, 2003).

In der ursprünglichen Inselbiogeographie Theorie von MacArthur und Wilson (1967) wurde pos-

tuliert, dass die Gröÿe eines Patches, sowie die Nähe zum Festland, für die Persitenz vieler Arten

und somit der Diversität von groÿer Bedeutung sind (Brown und Lomolino, 2000; Cook et al., 2002;

Lomolino, 2000a,b; Lomolino und Weiser, 2001; Haila, 2002).

Die Übertragung der Inselbiogeographie Theorie auf terrestrische Systeme ist umstritten, da es

für diese Systeme kein äquivalentes der Theorie entsprechendes Festland gibt und auch keine homogen

ungeeignete Umgebung. Vielmehr existiert ein Konglomerat von Fragmenten mit einer sie umgebenden

heterogenen Matrix, die unterschiedliche Eigenschaften für unterschiedliche Arten aufweist. Somit kann

die funktionale Gröÿe von Fragmenten gröÿer sein und die Distanzen zu einem Festland bzw. source

Patch nicht eindeutig ermittelt werden. Des Weiteren sind im terrestrischen System, deren Insel durch

Habitatverlust entstanden sind, Grenze�ekte zu berücksichtigen (Pimm, 1998), wobei der Verlust an

Arten in kleinen, isolierten Fragmenten nicht mehr kontrovers diskutiert wird (Pimm, 1998). Der Ef-

fekt ist aber je nach Tiergruppe unterschiedlich, da die umgebende terrestrische Landschaft heterogene

Eigenschaften aufweist und aufgrund einer zwischen Arten di�erierenden Perzeption der umgebenden

Matrix zu unterschiedlichen Konnektivitätseigenschaften führt (Lindenmayer et al., 2003). Die Diversi-

tät von Primaten konnte nicht durch die Isolation (Distanz zum Hauptwaldpatch) oder dem Alter von

Fragmenten erklärt werden, jedoch durch deren Gröÿe. Hier nahm die Diversität linear mit der Fläche

zu (Harcourt und Doherty, 2005). Der positive Ein�uss der Fläche konnte auch für Vögel gefunden

werden (Boulinier et al., 2001). Jedoch muss der Ein�uss der Patchgröÿe auf die Reproduktion von

Vögeln nicht kausal zusammenhängen, da ein E�ekt auch durch eine erhöhte Prädatorenabundanz in

der umgebende Matrix besteht (Fahrig, 2003; Rodríguez et al., 2001).

Pimm und Raven (2000) nutzen die Arten-Areal Beziehung um potentielle Extinktionsraten auf-

zuzeigen, die von dem Szenario des sofortigen Schutzes aller hotspots über das Szenario des Schutzes

bereits geschützter hotspots bis hin zu einem Szenario welches keiner Veränderung des Schutzes bein-

haltet, drastisch ansteigen.
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Abbildung 2.5: Beispiel verschiedener Kernzonen Sze-

narien. Beispiele der Gröÿe von Kernzonen

je nach Form des Fragments. (Dunkelgrün:

Kernzone, hellgrün-schra�er: Grenz�ächen,

grau: umgebende Matrix).

SLOSS Die Single Large or Several Small (SLOSS) Debatte dreht sich um die Frage, ob viele

kleine oder ein groÿer Patch für den Erhalt von Arten günstiger sind. Dies ist besonders häu�g im

Kontext von Naturschutzgebieten diskutiert worden (Shafer, 2001). Es konnte aber noch kein Konsens

gefunden werden (Ovaskainen, 2002), da bisher nur wenige aussagekräftige Feldexperimente durchge-

führt wurden (Laurance et al., 2004b). Im Kontext der Inselbiogeographie Theorie (MacArthur und

Wilson, 1967) ist ein groÿes Fragment zu bevorzugen, da in diesem mehr Arten überleben können

als in vielen kleinen Fragmenten mit der gleichen Gesamtgröÿe. Jedoch wurde hierbei die Metapopu-

lationsdynamik auÿer Acht gelassen (Ovaskainen, 2002), die lokale Extinktionsereignisse in einzelnen

Fragmenten durch wiederholte Immigration kompensieren kann. Die reine Gröÿe eines Gebiets ist hier-

bei nicht immer der einzige ausschlaggebende Faktor, sondern auch ökologische Ein�ussfaktoren, die

zwischen Arten di�erieren (Debinski und Holt, 2000; Roberge und Angelstam, 2004). Kallimanis et al.

(2005) schlugen einen Mittelweg vor, der weder nur groÿe noch nur kleine Patches als optimal ansieht,

wobei er jedoch betonte, dass günstige räumliche Anordnungen von Patches den negativen E�ekt des

Habitatverlusts in keinem Fall kompensieren können. Des Weiteren müssen die Eigenschaften der um-

gebenden Matrix berücksichtigt werden. Dies macht den alleinigen Fokus auf die Gröÿe der Patches

obsolet (Haila, 2002; Manning et al., 2004).

Form Ein weiterer groÿer E�ekt auf die Biodiversität neben der Gröÿe oder Verbundenheit der Pat-

ches hat die Form der Fragmente, die die Länge der Grenz�ächen zur umgebenden Matrix beein�usst

und somit auch für Grenze�ekte verantwortlich ist (Collinge und Palmer, 2002; Kunin, 1997). Grenzef-

fekte beein�ussen die Gemeinschaftszusammensetzung oder das Vorkommen bestimmter Arten (Meyer

et al., 2008). Diese können negativer (Laurance, 2000a; Woodro�e und Ginsberg, 1998) oder positiver

bis hin zu neutraler Art sein (Bélisle et al., 2001; Schlaepfer und Gavin, 2001; Tubelis et al., 2004;

Yahner, 1988). Für einige Arten können diese auch anhand von ökologischen Informationen vorausge-

sagt werden (Ries und Sisk, 2004). Unabhängig von der Art der Beein�ussung unterstützen verschieden

Faktoren, wie höhere Temperaturen oder Windgeschwindigkeiten an den Grenz�ächen, die Ausweitung

und Magnitude von Grenze�ekten (Harper et al., 2005). So können sich nach Pimm (1998) Grenze�ekte

in einem bis zu 300mbreiten Randbereich von Waldfragmenten auswirken. Jedoch di�erieren Grenz-

e�ekte zwischen untersuchten Arten und der Art der Veränderungen auÿerhalb des Fragments, die

dadurch von 100mbis einigen Kilometern reichen können (Curran et al., 1999; Laurance et al., 1997).

Dies reduziert auch die Gröÿe eines Gebiets auf eine Kernzone, was je nach Form unterschiedliche

schwerwiegende Auswirkungen hat (Abb. 2.5). Fragmente, die eine komplexe Form haben, sind durch

Grenze�ekte stärker betro�en und besitzen eine geringere ungestörte Fläche (Kernzone), als Flächen,
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Tabelle 2.3: Begri�sklärung: Konnektivität. Di�erenzierung des Begri�s der Konnektivität, welcher je nach Autor

unterschiedlich de�niert wird (modi�ziert nach Fischer und Lindenmayer (2007))

Habitat�Konnektitivät

Berücksichtigt die artspezi�schen Ansprüche an die Verbundenheit von Habitaten. Kann auf Patch-Ebene (Moilanen

und Hanski, 2001) oder Landschafts-Ebene (Hanski und Ovaskainen, 2000) für einzelne Arten untersucht werden.

Landschafts�Konnektivität

Verbundenheit einer Landschaft basierend auf strukturellen Indizes, die auf einer anthropogen de�nierten Landober-

�äche angewandt werden. Der Begri� Landschaft wurde von Fischer und Lindenmayer (2007) als anthropogen de�niert.

Ökologische Konnektivität

Verbundenheit von ökologischen Prozessen über verschiedene Skalen oder trophische Ebenen.

die eine geringere Fläche zu Umfang Ratio besitzen. Komplexe Fragmentformen führen desweiteren

zu einer höheren Wahrscheinlichkeit, dass Organismen den Patch verlassen. Ihre dadurch resultierende

längere Aufenthaltszeit in der umgebende Matrix führt zu einer höheren Mortalitäts- und niedrigeren

Reproduktionsrate (Fahrig, 2002). Hierbei kann die Form eines Fragments auch die Immigrationswahr-

scheinlichkeit erhöhen, wenn es länglich ist und perpendikular zur Bewegungsrichtung liegt. Jedoch ist

die Magnitude des Ein�usses der Form wiederum abhängig vom Habitat-Matrix Kontrast (Collinge

und Palmer, 2002).

2.1.1.2 Kontextabhängige Fragmentattribute

Konnektivität Aufgrund der fortschreitenden Fragmentierung von natürlichen Habitaten ist die

Analyse der Konnektivität zwischen Habitaten zu einem Kernthema im Kontext des Schutzes von

Biodiversität geworden (Haila, 2002; Taylor et al., 1993a). Die Konnektivität, welche als die Verbun-

denheit von Fragmenten und somit als Antonym des Begri�s Isolation de�niert wird, beein�usst nicht

nur die Dynamik von Metapopulationen (Rescue E�ect, Rekolonisierung), sondern auch die geneti-

sche Komponente, wie die Reduktion der genetischen Vielfalt (inbreeding depression) (Hanski und

Ovaskainen, 2000; Vuilleumier und Perrin, 2006). Besonders in tropischen Systemen, deren Regene-

rationsfähigkeit limitiert ist (Turner et al., 1994), ist die Aufrechterhaltung der Konnektivität von

besonderem Interesse um den Ein�uss von Habitatverlust teilweise zu kompensieren. Es wird ange-

nommen, dass durch die Aufrechterhaltung der Konnektivität die persistierende Migration zwischen

Patches die Extinktionsrate verlangsamt, da sonst bei einem vollkommenen Verlust der Konnektivität

die Extinktion schneller vonstatten geht, als die Verbundenheit wieder herzustellen ist (Laurance und

Gascon, 1997). Somit sind Analysen des aktuellen Zustands und der potentiellen Veränderung einer

Landschaft bzw. ihrer Fragmente bezüglich ihrer Konnektivität von groÿem Interesse.

Generell beschreibt die Isolation eines Patches den Mangel an Habitaten in der Umgebung des

beobachteten Patches (Fahrig, 2003), wobei die genaue De�nition des Begri�s Konnektivität jedoch

umstritten ist (Moilanen und Hanski, 2001; Tischendorf und Fahrig, 2001). Tischendorf und Fahrig

16



Räumliche Analysen von Fragmenten Kapitel 2: Stand der Forschung

(2000b) de�nierten den Begri� als Landschaftsattribut, welches von individuellen Artenmigrationsra-

ten und der Landbedeckung abgeleitet wird, wogegen Moilanen und Hanski (2001) Konnektivität als

Attribut individueller Patches in einem Metapopulationskontext annehmen.

In der Literatur werden des Weiteren zwei Arten der Konnektivität unterschieden. Taylor et al.

(2006) di�erenzieren zwischen struktureller und funktionaler Konnektivität. Strukturelle Konnektivi-

tät beschreibt nur die geometrischen Beziehungen von Patches zueinander, wobei sie das Verhalten

von Organismen auÿer Acht lässt. Die funktionale Konnektivität dagegen bezieht das Verhalten der

Organismen, sowie die Eigenschaften der Matrix oder Korridore mit ein (Uezu et al., 2005). Eine Un-

terscheidung zwischen diesen beiden Formen ist nicht trivial, da eine strukturelle Konnektivität nicht

zwangsläu�g eine funktionale bedingt. So ist ein Korridor unter Umständen strukturell vorhanden,

jedoch nicht funktional, da der Organismus diese Struktur nicht nutzt, weil er z. B. zu schmal ist. Um-

gekehrt kann die Konnektivität auch funktional aber nicht strukturell gegeben sein, da aufgrund der

Toleranzschwelle einer Art eine Landbedeckungsklasse als Trittstein genutzt werden kann, obwohl sie

eigentlich suboptimale Eigenschaften für diese Art besitzt (Taylor et al., 2006). Untersuchungen konn-

ten unterschiedliche E�ekte der Isolation je nach Charakteristika der umgebenden Matrix feststellen

(Ricketts, 2001). Es konnte sogar nachgewiesen werden, dass bereits Einschnitte zwischen Habitaten,

die kleiner als 100mwaren, die funktionale Konnektivität für einige Arten deutlich verminderten (Lau-

rance et al., 2002).

Fischer und Lindenmayer (2007) unterteilten Konnektivität in drei Gruppen (Tab. 2.3), die sich

durch unterschiedliche Arten der Perzeption von Konnektivität unterscheiden. Die ökologische Kon-

nektivität bezeichnet die Verbundenheit von ökologischen Prozessen auf verschiedenen Ebenen, woge-

gen die Landschafts-Konnektivität die strukturelle Verbundenheit von Vegetationsbedeckung in einer

anthropogen perzeptierten Landschaft beschreibt. Die Habitatkonnektivität ist artspezi�sch und be-

schreibt die Verbundenheit auf Landschafts- oder Habitatebene der jeweiligen Art. Diese drei Gruppen

der Konnektivität sind jedoch teilweise schwer zu di�erenzieren. So können Indizes der Landschaftskon-

nektivität auch Teil der Habitatkonnektivität für einzelne Arten sein (Fischer und Lindenmayer, 2007),

da Habitatfragmente durch ihre Funktion als Trittsteine oder Korridore zur verbesserten Landschafts-

konnektivität beitragen. Auch können unter bestimmten Umständen die Landschaftskonnektivität und

die ökologische Konnektivität übereinstimmen, wenn z. B. durch Korridore die Verbundenheit und da-

durch auch die Ausbreitungsfähigkeit z. B. von Samen erhöht ist (Fischer und Lindenmayer, 2007).

Die Begri�e Korridor, Trittstein und Mosaik werden hierbei oft im gleichen Kontext verwendet,

unterscheiden sich jedoch bezüglich ihrer Funktion bzw. Anordnung (Vogt et al., 2007). Korridore sind

längliche Patches, die zwei Habitatfragmente verbinden, wogegen Trittsteine kleine Patches des gleichen

Typs sind, die als Verbindung zwischen den Fragmenten dienen, aber nicht verbunden sind. Mosaike

dagegen sind eine lose Anordnung von Habitatfragmenten, die sich untereinander nicht signi�kant in

ihrer Gröÿe unterscheiden. Bennett (2003) betonte, dass Konnektivität der Überbegri� für die Funktion

von Korridoren, Trittsteinen und Mosaiken ist.

Konnektivitätsindizes sollten bestimmte Landschaftsattribute wiedergeben bzw. sensitiv auf unter-

schiedliche Landschaftsmodi�kationen sein. Saura und Pascual-Hortal (2007) de�nierten für optimale

Indizes, dass (1) ansteigende Habitatzerstückelung nicht zu einer höheren Konnektivität führt, (2) eine

Landschaft mit nur einem Patch keinen groÿen Isolationswert aufweist und (3) Konnektivitätsindizes

nicht insensitiv auf den Verlust eines einzelnen isolierten oder verbundenen Fragments reagieren. Diese

Ansprüche werden jedoch von einigen Indizes nicht erfüllt, wie im Falle der Distanz zum 1. Eukli-

17



Kapitel 2: Stand der Forschung Fernerkundung in der Biodiversitätsforschung

Bedeckung

Isolation

Bedeckung

Isolation

50 % 50 %

(a) 50%Bedeckungsgrad, geringe Zerstückelung

Bedeckung

Isolation

Bedeckung

Isolation

50 % 50 %

(b) 50%Bedeckungsgrad, hohe Zerstückelung

Abbildung 2.6: Landschafts�Charakteristika. Landschaften, die bezüglich ihres Bedeckungsgrad übereinstimmen, je-

doch nicht bezüglich ihrer räumlichen Anordnung. Abb. 2.6a hat eine niedrigere Isolation auf der Land-

schaftsebene (niedrige Distanz zum 1. ENN bzw. höhere Immigrationsrate) im Gegensatz zu Abb. 2.6b.

dischen Nächsten Nachbarn (ENN) zwischen Fragmenten (Saura und Pascual-Hortal, 2007). Werden

zwei Landschaften mit gleichem Bedeckungsgrad bezüglich ihrer Konnektivität analysiert (Abb. 2.6),

so ist die Distanz zum 1. ENN niedriger in einer Landschaft mit vielen kleinen, als in einer mit weni-

gen groÿen Patches (Fahrig, 2003). Dieses Resultat ist ökologisch gesehen irreführend, da die höhere

Konnektivität bessere ökologische Bedingungen andeutet, die jedoch aufgrund von z. B. zu geringen

Fragmentgröÿen nicht gegeben sind. Hierbei spielen ökologische Ansprüche und die Ausbreitungsfähig-

keit der jeweiligen Art auch eine Rolle, jedoch ist in dieser Arbeit die verlässliche und nachvollziehbare

Ableitung von Maÿzahlen der räumlichen Anordnungen von Fragmenten im Fokus.

Die Verwendung unterschiedlicher Indizes führt bei der Ableitung der Konnektivität zu unter-

schiedlichen Ergebnissen. So haben Bender et al. (2003) verschiedene Isolationsmaÿe bei variierenden

Faktoren wie Bedeckungsgrad, Form oder Gröÿe der Fragmente untersucht und mit Immigrationsraten

korreliert. Hierbei haben etablierte Maÿe wie die Distanz zum 1. ENN schlechtere Ergebnisse erzielt,

als Maÿe, wie Gesamt�äche von Habitaten in einem de�nierten Radius.

Die Untersuchung und Verbesserung der Konnektivität ist wie oben aufgeführt, im Fokus der For-

schung, da sie den langfristigen Biodiversitätsverlust minimieren soll. Jedoch war der zu erwartende

negative Zusammenhang zwischen Isolation und Artenreichtum (Rukke, 2000; Virgós, 2002) nicht in

allen Fällen gegeben (Harcourt und Doherty, 2005). Theoretische Ausbreitungsmodelle haben aber

einen negativen E�ekt der Isolation auf Migrationsraten zwischen Patches bestätigt (Bender und Fah-

rig, 2005; Tischendorf et al., 2003). Grundsätzlich ist zu postulieren, dass für eine Analyse des Zustandes

einer Landschaft bzw. eines Fragments die Art der Konnektivität und die Methodik ihrer Herleitung

wichtig sind, um potentielle E�ekte der Habitatfragmentation voraussagen zu können.

2.2 Fernerkundung in der Biodiversitätsforschung

Für ökologische Fragestellungen sind eine Vielzahl von räumlichen Informationen unerlässlich, die

durch Geländeaufnahmen alleine nicht ableitbar sind (Aplin, 2005). Fernerkundungsdaten können

unterschiedliche �ächendeckende Informationen der Landbedeckung auf unterschiedlichen räumlichen
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(a) Ikonos, 16.01.2002, Amazonien, Brasilien (b) Landsat 7/ETM+, 18.05.2002, Sumatra, Indonesien

(c) Terra�MODIS, 08.08.2006, Matto Grosso, Brasilien

Abbildung 2.7: Detektion von Entwaldung am Beispiel von drei unterschiedlichen Datensätzen.

Au�ösungen liefern (Abb. 2.7), die für diverse ökologische Fragestellungen relevant sind. So können In-

formationen zur Erstreckung von Feuchtgebieten (Ozesmi und Bauer, 2002), Vegetationstypen (West-

man, 1987), oder -indizes (Gilabert et al., 2002; Qi et al., 1994) oder biophysikalischen Parametern

wie dem Leaf Area Index (LAI) (Plummer, 2000; Turner et al., 2003) abgeleitet werden, die ihm Kon-

text von Habitateignungsmodellen von Interesse sind (Debeljak et al., 2001; Stickler und Southworth,

2008). Ferner lassen sich Kenntnisse über den urbanem Raum gewinnen, wie deren Bebaungsdichte

(Esch et al., in revision 2009) oder räumliche Struktur (Herold et al., 2002; Taubenböck et al., 2008)

und für ökologische Fragestellungen anwenden. Die Urbanisierung der Landschaft hat Auswirkungen

auf Ökosystemfunktionen (Alberti, 2005), die räumliche Anordnung der natürlichen Landbedeckung

(Gardner und Urban, 2007) und somit auf die Verbundenheit von Habitaten (Bierwagen, 2007a), was

wiederum Implikationen auf das Migrationsverhalten von Arten hat (Eigenbrod et al., 2008; Laurance

et al., 2004a). Die temporal kontinuierliche Verfügbarkeit von einigen fernerkundlichen Datensätzen

liefert auÿerdem Informationen bezüglich der Landober�äche und deren Änderungen für die Analyse

der Dynamik von Biodiversitätsmustern (Pereira und Cooper, 2006).

Des Weiteren lassen groÿräumige fernerkundliche Analysen der Landbedeckung Rückschlüsse auf

andere Systeme zu. So sind Rückkopplungse�ekte zwischen Deforestation und Klimawandel (Primack

und Corlett, 2006) von besonderem Interesse, da sie regionale Klimaereignisse wie Dürren oder globale

E�ekte wie CO2-Emissionen maÿgeblich beein�ussen (Achard et al., 2007; Aragão et al., 2008) und so

auch Ein�uss auf Biodiversitätsmuster nehmen.

Zur Ableitung von Artenreichtum, -verbreitung oder -zusammensetzung ist die Verwendung von
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Fernerkundungsdaten jedoch nur begrenzt möglich (Foody und Cutler, 2006), da nur selten das Vor-

kommen einer Art direkt gemessen werden kann, sondern nur Indikatoren, die das Vorkommen einer

Art wahrscheinlich machen. Diese Faktoren können die oben beschriebenen sein oder auch z. B. Topo-

graphie (Coblentz und Riitters, 2004). Jedoch sollten hierbei biotische Interaktionen nicht auÿer Acht

gelassen werden, da diese die Verbreitung von Arten massgeblich beein�ussen (Bourski und Forstmeier,

2000; Hirzel und Lay, 2008; Travis et al., 2005).

Die zur Verfügung stehenden Archive fernerkundlicher Daten, wie z. B. von den Aufnahmesystemen

NOAA-AVHRR, Terra-/Aqua-MODIS oder Landsat (MSS, TM, ETM+) liefern hierbei Informationen

über zurückliegende Veränderungen der Landober�äche. Diese Datensätze sind entweder in geringer

temporaler und hoher räumlicher Au�ösung (z. B. Landsat) oder zeitlich hoher und räumlich grober

Au�ösung (z. B. MODIS) verfügbar. Diese verschiedenen Arten von Datensätzen lassen unterschiedliche

Untersuchungen bezüglich Biodiversität zu und machen grundsätzlich die Untersuchung des Ein�usses

von zurückliegenden Ereignissen auf aktuelle Biodiversitätsmuster möglich. Die Nutzung von Daten

unterschiedlicher Au�ösungen ist jedoch abhängig von der Fragestellung (Andréfouët et al., 2002; Asner

et al., 2003). Die Verfügbarkeit von höchstau�ösenden Daten durch Ikonos (1999, Zanoni und Goward

(2003)), QuickBird (2001) und OrbView-3 (2003) ermöglichen räumlich detaillierte, aber nicht �ächen-

deckende wissenschaftliche Analysen der Erdober�äche (Birk et al., 2003; Colombo et al., 2003), da

das Datenvolumen zu hoch wäre. Die räumliche Au�ösung dieser Daten (multispektral ca. 4m , pan-

chromatisch ca. 1m ) lässt sich besser mit der räumlichen Au�ösung von vielen in-situ Aufnahmen

in Verbindung bringen, als mit einer Au�ösung von 250moder mehr. Diese höchstaufgelösten Daten

können somit besser auf ökologische Fragestellungen angewandt werden (Goward et al., 2003). An-

dere verfügbare hochau�ösende Daten, z. B. von RapidEye, stellen auch multitemporale Datensätze

zur Verfügung, was eine hochaufgelöste Di�erenzierung von phänologisch unterschiedlichen Gebieten

ermöglichen wird, wie es bereits mit MODIS auf grober Au�ösung durchgeführt wird (Zhang et al.,

2003).

Untersuchung der Landbedeckung Fernerkundliche Daten liefern kostene�ektiv Informationen

über Ökosystem-Charakteristika (Teder et al., 2007). Beispielsweise wäre eine Quanti�zierung der glo-

balen Entwaldung ohne Fernerkundungsdaten nicht zu gewährleisten. Somit ist die Anwendung von

Fernerkundung in Verbindung mit in situ Messungen zum Trainieren und Validieren ein wichtiger Be-

standteil der Beschreibung der Landbedeckung und spezi�scher Analysen, wie der Abschätzung des

Waldverlusts (Achard et al., 2007; Kerr und Ostrovsky, 2003). Die fernerkundlichen Daten, wie von

NOAA AVHRR, SPOT4-VEGETATION oder Landsat geliefert, haben eine verlässliche Abschätzung

der Deforestationsraten möglich gemacht, die zwischen den Kontinenten variiert aber generell zwischen

0.7-4.9 106ha
Jahr (1990-1997) liegt (Achard et al., 2002). Beispielsweise fanden regionale Untersuchungen

im Kongobecken jährliche Deforestationsraten von 1% (Hansen et al., 2008) und 0.2% (Duveiller et al.,

2008) zwischen 1990 und 2000. Bei derartigen Untersuchungen spielt die räumliche Au�ösung als Feh-

lerquelle eine wichtige Rolle, da eine 90% ige Genauigkeit der Entwaldung nur für Flächen gröÿer als

15 Hektar (Bucha und Stibig, 2008) bei einer räumlichen Au�ösung von 250mangeben werden kann,

wobei andere Autoren eine Fläche von 50 Hektar (Jin und Sader, 2005) postulieren.

Somit bestimmt die Gröÿe des zu untersuchenden Gebiets und die zur Verfügung stehende räumliche

Au�ösung der Daten die potentiell zu detektierende thematische Au�ösung der Landober�ächentypen.

So können auf kontinentaler bzw. globaler Skala NOAA AVHRR oder MODIS verwendet werden, um
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die Landbedeckung abzuleiten (Strand et al., 2007), wogegen höher aufgelöste Daten wie Landsat,

ASTER oder IRS kleinräumiger und detaillierter verschiedene Landober�ächentypen wie z. B. unter-

schiedliche landwirtschaftliche Anbau�ächen di�erenzieren können (Oetter et al., 2000). Für globale

Anwendungen sind diese Daten jedoch schlecht geeignet, da ihre Verarbeitung zur Zeit noch sehr

arbeits- und kostenintensiv ist.

Fernerkundung für Artenverbreitungsanalysen Der Schutz der Biodiversität ist ein globales

Ziel (Balmford et al., 2005; Wilson, 1988), welches den Erhalt und die Untersuchung von Populatio-

nen, Gemeinschaften und Habitaten beinhaltet und zu dem die Fernerkundung beitragen kann (Strand

et al., 2007). Hierbei werden zwei Ansätze verfolgt: zum einen die direkte Erfassung von Individu-

en oder Gemeinschaften und zum anderen die Ableitung von Umweltparametern für die Vorhersage

von Artenverbreitungen (Nagendra, 2001; Strand et al., 2007; Turner et al., 2003). Der direkte An-

satz der Analyse von Individuen oder Gemeinschaften mittels Fernerkundungsdaten ist zur Zeit noch

auf räumlich begrenzte Untersuchungsgebiete und Arten beschränkt, wird jedoch durch die Entwick-

lungen bzw. Verfügbarkeit neuer Sensoren auf verschiedenen Plattformen, wie Sentinel, GeoEye oder

RapidEye-Satelliten�otte und neuer Methoden in Zukunft eine Rolle spielen (Strand et al., 2007; Tur-

ner et al., 2003). Der indirekte Ansatz leitet relevante Umweltparameter ab, die mit biologischen Daten

verschnitten, räumliche Vorhersagen ermöglichen (Elith et al., 2006; Kerr und Ostrovsky, 2003).

Die räumliche Modellierung der Artenverbreitung mit fernerkundlichen Daten wurde in verschiede-

nen Regionen und mit unterschiedlichen Arten bereits erfolgreich durchgeführt (Barthlott et al., 1999;

Elith et al., 2006; Lehmann et al., 2002, 2003; Phillips et al., 2006b; Raxworthy et al., 2003; Zaniew-

ski et al., 2002). Hierfür wurden neben anderen Umweltvariablen, wie Klima (Hijmans und Graham,

2006), Niederschlagsregime (Lehmann et al., 2002), Höhenattribute (Coblentz und Riitters, 2004) oder

der Veränderung der Temperatur mit der Höhe (Williams et al., 2003), auch fernerkundliche Parame-

ter, wie Vegetationsindizes (Reed et al., 1994; Verlinden und Masogo, 1997) oder zeitliche (Viña et al.,

2008) und räumliche (Estes et al., 2008; Fjeldså et al., 1997; Ray et al., 2002) Charakteristika der Land-

ober�äche verwendet. Diese Analysen lassen Aussagen über die potentielle Verbreitung verschiedener

Arten zu, wie z. B. potentiell zukünftig zur Verfügung stehende Gebiete, die trotz z. B. Deforestation

(Kinnaird et al., 2003; Loucks et al., 2003; McShea et al., 1999) oder Klimawandel (Williams et al., 2003)

das Überleben einer Art gewährleisten. So wurde z. B. die Bedrohung des Vorkommens verschiedener

Vogel- (Senapathi et al., 2007) oder Säugerarten (Kinnaird et al., 2003) durch Habitatzerstörung und

Fragmentation bereits mit Hilfe von Fernerkundungsdaten ermittelt. Nach Vorhersagen von Kinnaird

et al. (2003) werden 2010 in Indien nur noch 20%des Habitats für Tiger vorhanden sein und, unter

Berücksichtigung von Grenze�ekten und der Analyse der Kernzone, nur 0.5%des Habitats für Elefan-

ten. Mittels Fernerkundungs- und GIS-Daten konnten Leimgruber et al. (2003) im asiatischen Raum

mehrere Gebiete mit dem Potential für den Schutz von Elefanten designieren.

Limitierungen der fernerkundlichen Analyseverfahren Verschiedene potentielle Fehlerquellen

auf Seiten der Fernerkundung müssen berücksichtigt werden, wie die räumliche, spektrale oder zeit-

liche Au�ösung, die nicht zwangsläu�g mit der Ökologie des jeweiligen Organismus übereinstimmen

(Nagendra, 2001; Rocchini, 2007) bzw. nicht adäquat für die Vorhersage von potentiellen Habitaten

ist (Kerr und Ostrovsky, 2003). Beispielhaft liefert das hyperspekrale System CHRIS-Proba höher auf-

gelöste spektrale Informationen als multispektrale Daten, was feine Unterschiede zwischen Arten oder
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z. B. pedochemischen Eigenschaften erkennen lässt (Aplin, 2005). Neue Systeme, wie RapidEye oder

EnMAP werden bessere Kombinationen von zeitlicher, räumlicher und spektraler Au�ösung liefern und

somit ökologisch adäquatere Datenanalysen ermöglichen, da sie räumlich und spektrale Au�ösungen

liefern, die die Di�erenzierung der Landober�äche thematisch und räumlich verbessern. Somit können

unterschiedliche Vegetationsgemeinschaften besser unterschieden und auch kleinräumige Veränderung

detektiert werden, die relevant für z. B. Ameisen oder Termiten sind (Wegmann, 2004; Wegmann et al.,

2004a,b).

Für die besonders gefährdeten Systeme der Tropen besteht des Weiteren das Problem, dass sie

über lange Zeiträume eine geschlossene Wolkendecke besitzen. Dies verhindert bzw. erschwert die Ver-

wendung von optischen Sensoren, da sie gegenüber passiven Sensoren den Nachteil haben, bei Wolken-

bedeckung keine bzw. bei einem hohen Aerosolanteil qualitativ schlechtere Daten zu liefern, was die

Ableitung des Zustandes oder der Ausdehnung von z. B. Regenwäldern erschwert (Hansen et al., 2008).

Die Nutzung von Radardaten kann in diesen Gebieten weiterführende Ergebnisse liefern, die gröÿten-

teils unabhängig von meterologischen Ein�üssen sind (Fuller, 2006; Peter et al., 2006; Rosenqvist et al.,

2000).

Fernerkundungsdaten und GIS-Informationen werden in räumlichen Vorhersagemodellen genutzt,

deren Verwendung wiederum in situ Aufnahmen benötigt und tiefgehende Kenntnisse über die Me-

thodik der Modelle und die ökologischen Ansprüche der untersuchten Art voraussetzt (Turner et al.,

2003). Diese liegen jedoch teilweise nicht detailliert genug vor. So wird bei der Vorhersage von Arten

die Nutzung aller vorhandenen Habitatfragmente durch die jeweilige Art angenommen, was jedoch

unter anderem bei Metapopulationen nicht der Fall ist (Saveraid et al., 2001; Kerr und Ostrovsky,

2003). Somit können Modelle, die Satellitendaten als Eingangsparameter nutzen, ohne ökologisches

Hintergrundwissen die räumliche Vorhersage einer Art über- oder unterschätzen.

2.3 Synopsis

Die Analyse der Qualität der Landober�äche, sowie ihrer räumlichen Attribute sind von groÿer Be-

deutung für den Schutz der Biodiversität. Die Faktoren Habitatverlust und Fragmentation tragen

signi�kant zum Verlust von Biodiversität bei und verändern auch andere Umweltfaktoren. Die Beant-

wortung unterschiedlicher Fragen für die umfassende Analyse der Biodiversität, wie etwa die Frage

nach dem adäquaten Habitat einer Art, nach deren Toleranz gegenüber der Matrix oder Isolation,

benötigt eine interdisziplinäre Zusammenarbeit. Durch den stetig ansteigenden Biodiversitätsverlust

besteht ein hoher Zeitdruck für die Entwicklung neuer Methoden und die Zusammenarbeit verschiede-

ner Disziplinen (Turner et al., 2003). Die Weiterentwicklung von GIS und Fernerkundung ist besonders

in Bezug auf biologische Fragestellungen von besonderer Bedeutung, da die Auswirkungen von Habi-

tatfragmentation unter Umständen erst nach einer zeitlichen Verzögerung sichtbar werden (Fischer und

Lindenmayer, 2007), so z. B. bei Arten, die durch einen langsamen Lebenszyklus charakterisiert sind

(Turner et al., 1994). Durch die Verfügbarkeit von Satellitendatenarchiven können zurückliegende Frag-

mentationsereignisse erfasst und mit rezenten biologischen Daten analysiert werden. Die Fortschritte

in der Fernerkundung und Biodiversitätsforschung sind für sich allein genommen aufschlussreich, aber

wie Kerr und Ostrovsky (2003) betonen, ist nur durch die Zusammenführung der Ergebnisse von fer-

nerkundlicher und ökologischer Forschung die Vorhersage von E�ekten natürlicher und anthropogener

Veränderung der Ökosysteme möglich.
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Untersuchungsgebiet

Das Untersuchungsgebiet dieser Arbeit be�ndet sich in Westafrika (Abb. 3.1). Der afrikanische Kon-

tinent stellt mit 22%der Landober�äche (ca. 30 Mio. km2) den zweitgröÿten Kontinent der Erde dar

und wird aufgrund seiner geringen adaptiven Kapazität allgemein als einer der durch den Klimawan-

del am meisten gefährdeten Kontinente bezeichnet (Boko et al., 2007). Neben den Auswirkungen auf

soziologische und ökonomische Bereiche werden auch Artenverbreitungsmuster durch die Veränderung

des Klimas modi�ziert (Balmford et al., 2002). Hohe Bedeutung für die Biodiversität haben die Wald-

regionen Westafrikas, die als ein Biodiversitäts-Hotspot ausgewiesen werden (Myers et al., 2000). Sie

erfahren zudem, wie andere Hotpspots auch, einen hohen anthropogenen Populationsdruck (Cincotta

et al., 2000). Somit ist die Untersuchung dieser Regionen in Bezug auf soziologische, ökonomische und

ökologische Implikationen der Landober�ächenveränderung von hoher Bedeutung.

3.1 Topographie

Die Topographie Westafrikas ist trotz durchschnittlicher Höhen von 0 bis 1000müber Normalnull

(Poorter et al., 2004) in weiten Gebieten relativ eben (Abb. 3.2a). Die höchsten Erhebungen bilden

das Loma-Gebirge (bis 1950m ) und der Mount Nimba (1750m ) in Sierra Leone bzw. Guinea. An-

dere kleinere Gebirgszüge �nden sich unter anderem in den Akwapim- and Atewa-Gebirgen (750m )

in Ghana (Poorter et al., 2004). In Abbildung 3.2b ist der Kontrast (Di�erenz zwischen minimalen

und maximalen Höhenwerten) von SRTM90 Höhendaten innerhalb eines 1000mPixels dargestellt, der

regionale hohe Di�erenzen zeigt, z. B. in der Atakorakette , die sich von Ghana über Togo bis Benin

erstreckt. Die Unterschiede weisen unter anderem auf lokale Abbruchkanten hin, jedoch sind diese im

Untersuchungsgebiet nicht groÿräumig vorhanden. Die meisten Gebiete weisen geringe Kontraste auf,

was auf ebene Flächen hindeutet.

3.2 Geologie und Böden

Die Geologie im Süden des Untersuchungsgebietes, welche meist kongruent mit der Erstreckung des

tropischen Regenwalds ist, ist geprägt durch Migmatit, Gneis, Quarz und metamorphen Schiefer (Poor-

ter et al., 2004). Die Böden in den Gebieten der immerfeuchten Wälder sind gröÿtenteils Ferralsole

(Latosole oder Lateritböden). Trockenere Gebiete sind durch Acrisol mit teilweisen Einschlüssen von

Cambisol charakterisiert (Poorter et al., 2004). Die Böden sind gröÿtenteils nährsto�arm und besitzen
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Abbildung 3.1: Untersuchungsgebiet Westafrika. Der afrikanische Kontinent mit dem Untersuchungsgebiet in West-

afrika. Unter anderem werden die Länder Burkina Faso, Benin und Elfenbeinküste abgedeckt. Im Hin-

tergrund ist ein Digitales Höhenmodell (DHM, SRTM90) dargestellt.

eine geringe Kationenaustauschkapazität von 0-2 cmol/kg, mit Ausnahme einiger jüngerer Böden, wie

am Mt. Nimba im Dreiländereck Guinea-Liberia-Elfenbeinküste.

3.3 Klima

Die Klimazonen im Untersuchungsgebiet ändern sich graduell von Nord nach Süd (Poorter et al.,

2004), wobei sich die jahreszeitlichen Veränderungen durch die Lage der Innertropischen Konvergenz-

zone (ITCZ) bedingen (Lauer, 1999; Poorter et al., 2004). Diese führt in den nördlicheren Gebieten

im Winterhalbjahr zu trockenen Winden aus nord-östlicher Richtung (Harmatan) und zwischen Mai

und September zu monsunartigen Niederschlägen (Lauer, 1999). Diesen Bereich umfasst unter an-

derem die südlich an die Sahel angrenzende Sudanzone, welche 150-500mm Sommerniederschlag und

mittlere Tagesmaxima der Temperatur um 40◦ Celsius erfährt. (Arbonnier, 2000). Im Süden des Unter-
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Abbildung 3.2: Höhenmodell des Untersuchungsgebiets basierend auf SRTM Daten, sowie der Kontrast von mini-

malen und maximalen Höhenwerten innerhalb des hier genutzten 1 kmGrids.
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Abbildung 3.3: Walter Lieth Diagramme für Westafrika (Worldclim Datensatz, repräsentativ für 1950-2000).

suchungsgebietes, der Regenwaldzone, existiert ein ganzjähriger Ein�uss der ITCZ (Jahresniederschlag

1500mm), wobei hier ein Bereich von Ghana bis Benin relativ trocken ist (1000mm) (Lauer, 1999).

Weiter nördlich zwischen 11◦N und 14◦N beträgt der Niederschlag zwischen 1000mm im südlichen

Bereich und 500mm im nördlichen Gebiet.

In Abbildung 3.4a sind die jährlichen mittleren Niederschlagsmengen zwischen 1960-1990 abgebil-

det. Die hohe Variabilität des Niederschlags innerhalb dieses Zeitraums ist in Abbildung 3.4b darge-

stellt. Auch in Form von Walter Lieth Diagrammen kann die hohe Variabilität in den Temperaturen

und Niederschlag gesehen werden (Abb. 3.3). Hierbei ist zu beachten, dass in diesen Regionen wäh-

rend der 70er und 80er Jahre ausgeprägte Dürreperioden auftraten (Druyan, 1989; Nicholson et al.,

1998). Die darauf folgenden Dekaden waren dagegen von höheren Niederschlagsmengen geprägt als im

langjährigen Mittel (Nicholson, 2000). Die Niederschlagsmengen in Westafrika waren in dem Zeitraum

von 1968-1997 generell um 15-40%geringer als 1931-1961, wobei regionale Unterschiede bestehen (Ni-

cholson, 1993, 2000). Die generelle Variabilität der Niederschläge kann durch Meereströmungen erklärt

werden, wobei diese nur 25-35%der Variabilität begründen. Aber auch Interaktionen von Vegetation

und Niederschlag wurden zur Erklärung der Niederschlagsvariabilität in der Sahel in Betracht gezogen

(Zeng et al., 1999).

Es existieren verschiedene Vorhersagen des Klimas, eine davon ist die Projektion des Niederschlags

von CCCma (Canadian Centre for Climate Modelling and Analysis (Worldclim, 2008)) für 2020 (Abb.

3.6a) und 2080 (Abb. 3.6b). Diese Daten sind wie alle stark zeitlich extrapolierten Daten kritisch zu

betrachten, zeigen aber einen generellen Trend der potentiellen Veränderung des Klimas. Zur weiteren

Veranschaulichung sind die Di�erenzen der Niederschläge von 2020 bzw. 2080 zu den Mittelwerten

von 1960 bis 1990 (Hijmans et al., 2005) in Abbildung 3.6c respektive 3.6d dargestellt. Die höchsten

Unterschiede in den Niederschlägen sind in der Sahel bis Sudan-/Guineazone zu erkennen. Leicht

ansteigende Niederschläge werden für die südlichen Regionen vorausgesagt. Hierbei ist jedoch nicht

die intraannuelle Verteilung berücksichtigt, die unter Umständen längere Trockenzeiten und verkürzte

Regenzeiten mit Starkniederschlägen projizieren könnte.
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Abbildung 3.4: Niederschlagsregime im Untersuchungsgebiet basierend auf Daten von 1960-1990 (Hijmans et al.,

2005).
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Abbildung 3.5: Vegetationszonen im Untersuchungsgebiet. Vegetationszonen nach White (1983).

3.4 Vegetationszonen

Westafrika ist in unterschiedliche latitudinale Vegetationszonen unterteilt (Abb. 3.5), die von immer-

grünem Regenwald im Süden über verschiedene Savannenbiome bis zur Sahel im Norden reichen (Bur-

gess et al., 2004; Olson et al., 2001) und mit den oben erläuterten klimatischen Gegebenheiten in

etwa korrespondieren. Neben diesen zonalen Erstreckungen �nden sich teilweise auch azonale Vegeta-

tionsbedeckungen, wie montane Wälder oder Sümpfe (Poorter et al., 2004). Allerdings hat Westafrika

eine hohe Rate der Deserti�kation im Norden bzw. Deforestation im Süden erfahren (Chatelain et al.,

2004; Gornitz und NASA, 1985) und ist daher besonders interessant für die Untersuchung von Land-

ober�ächenveränderungen. Hierbei ist zu beachten, dass Westafrika schon seit ca. 50000 Jahren eine

anthropogene Modi�kation der Vegetation erfahren hat (Oslisly, 2001; Poorter et al., 2004). Diese Ver-

änderungen der Landober�äche, die vor allem durch den Einsatz von Feuer hervorgerufen wurde, ist

im Laufe der Kolonisierung (ca. 1890) durch die Ausdehnung der landwirtschaftlich genutzten Flächen

und der Deforestationsereignisse verstärkt worden (Gornitz und NASA, 1985).

Tropische Waldzone Tropischer Regenwald erstreckt sich theoretisch 5 bis 10◦ um den Äquator,

wobei die Ausdehnung von weiteren Faktoren, wie Topographie, Wind-, Niederschlag- und Temperatur-

regimen modi�ziert wird (Primack und Corlett, 2006). Charakterisiert wird dieser durch hohe, dichte,

immergrüne Wälder (Primack und Corlett, 2006). Diese Zone ist im Westen des Untersuchungsgebiets

durch die Upper Guinea Waldzone, einen Biodiversitäts-hotspot (Wieringa und Poorter, 2004) und im

Osten durch die Lower Guinea und zentralafrikanische Waldgebiete dargestellt, der Dahomey Gap stellt
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Abbildung 3.7: Modellierte potentielle Regenwaldausbreitung für einen Bereich des Untersuchungsgebiet.

die Grenzregion zwischen diesen beiden Gebieten dar. Die Waldzone liegt in einer Niederschlagszone

von mindestens 1400 mm
Jahr (Lauer, 1999; Primack und Corlett, 2006).

Die ursprüngliche Verbreitung der tropischenWaldzone ist heute nur noch minimal erhalten (Bryant

et al., 1997), wobei die Erstreckung in den letzten Millionen Jahren sehr variabel war (Poorter et al.,

2004). So erfuhr z. B. Sierra Leone eine Deforestation, die 1930 nur noch 6%des Landes bewaldet

hinterlieÿ (Sierra Leone (1937) und Sierra Leone (1939) in Gornitz und NASA (1985)). Für die El-

fenbeinküste ist eine Reduktion der ursprünglichen Waldbedeckung um 70%bis 1980 (Gornitz und

NASA, 1985) bzw. 80%bis 1990 (Chatelain et al., 2004) genannt. FAO/UNEP (1981) benennen eine

jährliche Deforestationsrate von 6,5% zwischen ca. 1980 und 1990 für die Elfenbeinküste, möglicherwei-

se die höchste Rate weltweit. Für das Untersuchungsgebiet von Chatelain et al. (1996) im Nordwesten

des Nationalparks Taï (Elfenbeinküste) konnte eine Deforestation von 79% in den 70er bis 90er Jah-

ren postuliert werden. Die meisten Fragmente (83.6%) sind jedoch jüngeren Datums, also nach 1990

entstanden. 61% der verbliebenen Fragmente sind kleiner als 1 ha. Harcourt und Doherty (2005) be-

merkten, dass die meisten Fragmente mit einer Gröÿe von maximal 100 ha eine Ordnung zu klein sind,

um Primaten und andere Säuger mit vergleichbarer Ausbreitsungskapazität auf lange Sicht zu schüt-

zen, wobei einige Primaten in diesem Gebiet bereits vom Aussterben bedroht sind (Oates et al., 2000).

Die modellierte potentielle Waldbedeckung für einen Ausschnitt des Untersuchungsgebiets macht die

hohen Diskrepanzen zwischen der aktuellen und potentiellen Ausdehnung der Regenwaldklasse deutlich

(Abb. 3.7). Zur exemplarischen Modellierung der potentiellen Waldverbreitung wurde im Rahmen die-

ser Arbeit ein MaxEnt Modellierungsansatz von Phillips et al. (2006b) verwendet. Als Eingangsdaten

wurden Niederschlag und Temperatur (Min./Max.) (Worldclim (Hijmans et al., 2005)), Geländehöhe

und deren Derivate Exposition und Hangneigung, sowie die FAO Bodenkarte (FAO, 1991) in einer
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Abbildung 3.8: Bevölkerungsdichte (Mittelwert 1960-2000, Einwohner/km2, Nelson (2004)).

räumlichen Au�ösung von 1 km2 verwendet. Die Trainingsdaten wurden von der GLC2000 Regenwald-

klasse extrahiert. Die Überlagerung der potentiellen Ausdehnung des Regenwalds mit der aktuellen

zeigt die Di�erenzen in der Ausdehnung auf, sowie die hohe Rate der Fragmentation.

Die in unterschiedlichen Studien ermittelte aktuelle Wald�äche in Afrika zwischen den Wendekrei-

sen variiert jedoch zwischen 3 440 000 km2 (FAO, 2001) und 1 930 000 km2 (Achard et al., 2002) bzw.

1 720 000 km2 (Hansen und DeFries, 2004), wobei Unterschiede in der De�nition von Wald einen Haupt-

grund für die Variationen darstellen. Die Deforestationraten in Südostasien, Südamerika und Afrika

sind vergleichbar, jedoch existieren in Afrika höhere Bevölkerungszuwachsraten (World Resources In-

stitute, 2003). Deshalb wird vorhergesagt, dass 2030 nur noch ca. 20%der bewaldeten Fläche Afrikas

existent sein werden (Wright und Muller-Landau, 2006).

Nördlich angrenzend an die tropische Waldzone �ndet sich das Wald-Savannen-Mosaik als Über-

gangszone von der Waldzone zur Guineasavanne. Diese Zone ist aufgrund anthropogener Ein�üsse

unregelmäÿig und besitzt eine ausgeprägte Grenze, wobei hier auch die Ein�üsse von Feuer oder eda-

phischen Eigenschaften eine Rolle spielen (Gornitz und NASA, 1985).

Savannen Die Savanne Westafrikas wird grob in die Guineasavanne und die nördlich angrenzende

Sudansavanne unterteilt. Die Vegetation der Guineazone ist eine o�ene Baumsavanne, deren ehemals

dichte Baumbedeckung durch Feuer und Landwirtschaft o�ener geworden ist (Gornitz und NASA,

1985). Sie ist in der Niederschlagszone mit 1000 bis 1400 mmpro Jahr situiert (Lauer, 1999). Die ur-

sprünglich dichte Buschvegetation mit vereinzelten Bäumen in der Sudanzone ist durch Savannenfeuer
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Kapitel 3: Untersuchungsgebiet Bevölkerungsdichte

Tabelle 3.1: Bevölkerung in Westafrika

Bevölkerungsanzahla Einwohner
km2

c jährl. Entwicklung (% zw. 1980-2000)c d

Benin 6222b - 6620c 55.7 2.8

Burkina Faso 11905b - 12207c 42.1 2.7

Elfenbeinküste 15827b - 16691c 49.7 3.0

Ghana 19593b - 20176c 80.9 3.1

Welt 6211082c 45.1 1.6

Sub-Sahara 683782c 25.3 2.7

a in tausend

b Nelson (2004) für das Jahr 2000

c World Resources Institute (2003) für das Jahr 2002 (Bevölkerungsanzahl) und 2000 (Dichte)

d jh. Mittel von 1980-2000

zu einer o�enen Baumsavanne degeneriert (Gornitz und NASA, 1985). Diese Region be�ndet sich in

der Zone mit 600-1200 mm
Jahr Niederschlag (Lauer, 1999).

Sahelzone Die nördlichste Zone des Untersuchungsgebiets ist charakterisiert durch Dornbuschve-

getation mit vereinzelter Grasvegetation, die extensiv genutzt wird (Gornitz und NASA, 1985) und

200-600 mm
Jahr Niederschlag erfährt. Durch anthropogene Ein�üsse sank neben der Baumdichte auch

die Baumdiversität (Gonzalez, 2001). Die Veränderung der Baumdichte führt in dieser Region auch zu

einem Mangel an z.B. Feuerholz. Nicholson et al. (1998) fanden jedoch keinen Trend in der Ausdehnung

der Vegetationsbedeckung seit 1980 und erklärten die festgestellten Fluktuation durch interannuelle

Di�erenzen des Niederschlags. Hierbei muss zudem die Interaktion der natürlichen Niederschlagsvaria-

bilität mit der Vegetation beachtet werden (Wang und Eltahir, 2000). Aber Olsson et al. (2005) führen

als Gründe für die Veränderung der Landbedeckung in der Sahel eine veränderte Landnutzung durch

Migration an und nicht alleine die Niederschlagsmengen der letzten Dekade.

3.5 Bevölkerungsdichte

Die Bevölkerungsdichte ist in Westafrika schwer abzuschätzen, da keine �ächendeckenden Zensusdaten

existieren. Für das Jahr 2000 gibt Nelson (2004) Zahlen an, die leicht von denen des World Resources

Institute (2003) für 2000/2002 abweichen (Tab. 3.1). Die Bevölkerungsdichten je km2 der frankophonen

Länder liegen um 50 Einwohner/km2, Ghana weist ca. die doppelte Dichte auf. Die Zuwachsrate liegt

jedoch in allen Ländern vergleichbar bei ca. 3% , wobei dies wesentlich höher als das globale Mittel

ist (1.6% ). Die räumliche Verteilung der Populationsdichte ist dabei heterogen, betrachtet man die

räumlich modellierten mittleren Dichten für die Dekaden zwischen 1960 bis 2000 (Nelson (2004), Abb.

3.8). Hier erkennt man, dass die Küstenregionen, besonders das Nigerdelta, eine hohe Bevölkerungs-

dichte aufweisen. Im Umfeld von Nationalparks sowie nördlich der Sahel ist die Bevölkerungsdichte

niedriger, wobei entlang von Flussläufen aufgrund ihrer infrastrukturellen Funktion wiederum höhere

Dichten anzutre�en sind.
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Kapitel 4

Landbedeckungsklassi�kation von

Westafrika basierend auf MODIS

Zeitreihen

4.1 Einleitung

Die Vegetationsbedeckung beein�usst das Klima und wird wiederum auch durch das Klima beein�usst.

Die Veränderungen der Vegetationsbedeckung wie z. B. die Deforestation (Abb. 4.1) haben somit Aus-

wirkungen auf das Klima und vice versa (O'Brien, 1996; Nobre et al., 1991; Shukla et al., 1990).

Kontinuierliche Informationen über klimatische Bedingungen sowie über die Landbedeckung sind not-

wendig, um deren Zusammenspiel zu analysieren (Bartholomé und Belward, 2005; Salmun und Molod,

2006). Veränderungen dieser Komponenten beein�ussen auch die Biodiversität (Hannah et al., 2002;

Thomas et al., 2004; Wade et al., 2003) und folglich das Potential einer Region, durch den Menschen

nachhaltig nutzbar zu sein (Bartholomé und Belward, 2005).

Informationen über die Quantität und Art der Landober�ächenmodi�kationen sind für wissen-

schaftliche Fragestellungen und für Entscheidungsträger relevant (Betts et al., 2008b; Obbink et al.,

1990). So ist die Erfassung der Landober�äche für die Abschätzung von Veränderungen ein wichti-

ger Bestandteil verschiedener Analysen wie der Abschätzung des Anteils der Treibhausgas-Emission

(überwiegend CO2) durch pan-tropische Deforestation, die nach Achard et al. (2007) bei ca. 20% in

den 90er Jahren lag. Jedoch sind die Deforestationsraten immer noch nicht exakt quanti�ziert (Kaiser,

2002). Eva et al. (2003) postulierten eine um 23%geringere Deforestation, als zuvor für 1990 bis 1997

angenommen, was trotzalledem nicht die Dringlichkeit des Schutzes von Waldgebieten infrage stellt

(Eva et al., 2003; Skole und Tucker, 1993).

Die groÿräumige Klassi�kation der Landober�äche ist nur mittels Fernerkundungsdaten möglich

(Achard et al., 2001; Fraser et al., 2005). Diese unterscheiden sich bezüglich ihrer räumlichen, zeitlichen

und spektralen Au�ösung. Des Weiteren sind unterschiedliche Klassi�kationsalgorithmen, sowie die

De�nition von Landober�ächenklassen (Fuller, 2006) und deren Validierung (Achard et al., 2001) für

das Klassi�kationsresultat von Bedeutung.
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Kapitel 4: Landober�ächenklassi�kation Einleitung

(a) Plantage mit Dorfstrukturen in der DRC, so-

wie naturnahen Waldstrukturen im Hinter-

grund des Bildes (J. Penner).

(b) Grenze zwischen Landwirtschaft im Vorder-

grund und dem Nationalpark Pendjari (Be-

nin), die sich bis zur Mitte des Bildes er-

streckt (M. Wegmann).

Abbildung 4.1: Beispiele der Landnutzung. Schwer di�erenzierbare Arten der Landnutzung in Afrika (z. B. Plantagen

und Wälder, Landwirtschaft und Savanne).

Stand der Forschung

Die Untersuchung der Landober�äche mittels höchstaufgelösten Satellitendaten, wie von den Aufnah-

mesystemen Ikonos oder Quickbird ermöglicht eine genauere Klassi�kation. Jedoch stehen diese Daten

nur bedingt für groÿe Räume zur Verfügung (Jung et al., 2006), da neben �nanziellen Aspekten, auch

Datenaufnahme und -transfer, sowie die Prozessierung limitierende Faktoren darstellen. Dagegen lie-

fern mittel aufgelöste Daten von MODIS oder NOAA-AVHRR groÿräumige Informationen bezüglich

der Landbedeckung, mit hoher zeitlicher Au�ösung und geringeren Kosten.

Die Klassi�kation der Landober�äche ist ein fundamentaler Bestandteil vieler umweltwissenschaft-

licher Untersuchungen (Kerr und Ostrovsky, 2003). Daten bezüglich der Landober�äche liefern Infor-

mationen über deren Charakteristika, welche von o�enem Boden bis immergrünen Regenwäldern reicht

(DeFries und Townshend, 1999). Die zur Verfügung stehenden globalen Landober�ächenklassi�kationen

unterscheiden sich durch ihren Untersuchungszeitraum, ihre räumlicher Au�ösung und Methodik, sowie

in der De�nition verschiedener Landbedeckungsklassen. Bis 2000 existierten globale Klassi�kationen

nur basierend auf NOAA-AVHRR, wie das Global Land Cover Characterisation (GLCC) Produkt in

der International Geosphere-Biosphere Programme Data and Information System (IGBP-DIS) DISCo-

ver Initiative (Loveland et al., 2000) oder das University of Maryland (UMd) Produkt (Hansen et al.,

2000), wobei Methoden und Ergebnisse di�erieren (Hansen und Reed, 2000).

Neuere Datensätze sind das GLC2000 (Global Land Cover) Produkt (Abb. 4.2a, European Commis-

sion (2003), Bartholomé und Belward (2005)), welches basierend auf dem FAO Standard Land Cover

Classi�cation System (LCCS) (Di Gregorio und Jansen, 1998, 2005) und SPOT4-VEGETATION Da-

ten für 1999-2000 eine globale Landober�ächenklassi�kation liefert. Desweiteren existiert das MODIS

land cover product für 2001 (Friedl et al., 2002), welches auch für unterschiedliche Legenden verfüg-

bar ist, u.a. IGBP-DISCover (Loveland et al., 2000). Bei der Klassi�kation von Landbedeckung ist

die De�nition der Klassen von Bedeutung. So ist in unterschiedlichen Landober�ächenklassi�kationen

z. B. Wald durch einen Baumanteil von mehr als 15%oder von mehr als 70%de�niert worden (Fuller,

2006), was natürlicherweise zu einer hohen Diskrepanz in den Klassi�kationsergebnissen führt.

Die manuelle visuelle Digitalisierung von Waldfragmenten, wie von Skole und Tucker (1993) durch-
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Abbildung 4.2: GLC2000 und Synmap Klassi�kationen. Ergebnisse der Landober�ächenklassi�kation von GLC2000

(European Commission, 2003) und Synmap (Jung et al., 2006).
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geführt, ist bei kontinuierlichen groÿräumigen Landbedeckungsuntersuchungen nicht adäquat und au-

ÿerdem sind die Ergebnisse abhängig vom Bearbeiter. Statistische Verfahren, wie die unüberwachten

(Eva et al., 2004; Mayaux et al., 2004) oder die überwachten Klassi�kationsverfahren, die unter an-

derem Neuronale Netze oder Klassi�kationsbäume einschlieÿen, sind adäquater für derartige Analysen

(Friedl und Brodley, 1997), da sie schneller und kostengünstiger durchzuführen und reproduzierbar

sind.

Klassi�kationsbäume, auch als Entscheidungsbäume, hier des Weiteren mit dem Akronym CART

(Classi�cation and Regression Trees) bezeichnet, wurden bereits 1984 von Breiman et al. beschrieben.

Dieses Verfahren wurde erfolgreich in der Klassi�kation von Fernerkundungsdaten angewendet, wie für

die Ableitung der prozentualen Baumbedeckung (Hansen et al., 2002b,a) oder für Landbedeckungsklas-

si�kationen (Cardille und Clayton, 2007; Friedl et al., 2002; Hansen et al., 1996, 2000, 2008; Zhu et al.,

2002). DeFries et al. (1998) nutzen CART-Verfahren für eine globale Klassi�kation, jedoch ist hierbei

die Erstellung von Trainingsdaten und die Validierung aufgrund der fehlenden globalen Referenzda-

tensätze sehr aufwendig (DeFries et al., 2000). Auch das MODIS land cover product (2001, Friedl et al.

(2002)) basiert auf einem kombinierten Ansatz von überwachten Neuronalen Netzen und CART. Dieses

Verfahren verwendet globale Trainingsdaten (IGBP Validation Con�dence Site Datenbank, Muchoney

et al. (1999)) zur Generierung von 10 Bäumen, deren kombinierte Ergebnisse als Klassi�kationswahr-

scheinlichkeit genutzt werden (Friedl et al., 2002; Jung et al., 2006). In anderen Bereichen �nden sich

auch ähnliche Anwendungen, wie bei der Klassi�kation von invasiven P�anzen (Lawrence et al., 2006)

oder zur Feuerkartierung (Lozano et al., 2008). Die Verwendung unterschiedlicher CART Verfahren,

wie das bagging und boosting Verfahren im Kontext von CART (DeFries und Chan, 2000), die multiple

Bäume nutzen, sollte bei dem Vergleich von Ergebnissen berücksichtigt werden (DeFries et al., 2000).

Jung et al. (2006) führten einen Vergleich der Landbedeckungsdatensätze GLCC-IGBP, GLC2000

und MODIS-IGBP durch, indem sie diese auf eine vereinfachte gemeinsame Legende reklassi�zierten.

41%Übereinstimmung wurde in Gebieten mit hoher Baumbedeckung, o�enem Boden, landwirtschaftli-

cher Nutzung (z. B. in Europa) und Schneebedeckung gefunden. 14%der Landbedeckungsklassi�kation

ergab keine Übereinstimmung für alle drei Datensätze. Auch Giri et al. (2005) fanden gute Übereinstim-

mungen von GLC2000 und MODIS land cover Daten, jedoch nicht für Savannen und Feuchtgebiete.

Jung et al. (2006) befanden das Ergebnis des MODIS land cover products besser als GLCC oder

GLC2000. Die Verschneidung von den drei hier erwähnten Datensätzen (GLCC, GLC2000, MODIS)

wurde zur Erzeugung der globalen Landober�ächenklassi�kation Synmap (1km) (Jung et al., 2006)

genutzt (Abb. 4.2b).

Ziel der Landbedeckungsklassi�kation

Die bisherigen Klassi�kationen basieren nur auf spektralen Informationen der jeweiligen Sensoren be-

ziehen jedoch keine weiteren Informationen, wie die Höhe oder Hangneigung mit ein und sind nicht

aktualisiert verfügbar. Daher soll in dieser Arbeit durch die Verwendung von Terra-MODIS Zeitreihen

annuelle Klassi�kationen für mehrere Jahre erstellt werden.

Die zeitlich kontinuierliche Ableitung der Landober�ächenbedeckung ist für Entscheidungsträger

und wissenschaftliche Fragestellungen relevant. Die Erstellung einer Landbedeckungsklassi�kation von

Westafrika bildet die Basis für die Analyse von räumlichen Mustern in den folgenden Kapiteln. Deshalb

soll im Folgenden geklärt werden, in wieweit die hier erstellten Klassi�kationen als Basis für die Analyse

räumlicher Muster dienen können.
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Die daraus resultierenden Fragen sind, ob

• mit Hilfe von MODIS Zeitreihen und monotemporalen Trainingsdaten jährliche aktualisierte

Klassi�kationen von 2001 bis 2006 erzeugt werden können,

• die Ergebnisse zwischen den jährlichen Klassi�kationen für die Waldgebiete Westafrikas kongruent

sind bzw. Deforestation zu �nden ist und

• ob die Ergebnisse für die Waldgebiete der MODIS Zeitreihe mit denen von GLC2000 und Synmap

übereinstimmen?

4.2 Methodik

Zur Analyse der zeitlichen Variabilität der Landober�äche wurde eine Zeitreihe von Aufnahmen des

Moderate Resolution Imaging Spectroradiometer (MODIS, Justice et al. (1998)) von 2001 bis 2006 ge-

nutzt. Die Daten von 2000 wurden aufgrund ihrer Unvollständigkeit nicht miteinbezogen. Die Daten

(MOD09A1, 16 Tages Komposite) der Kacheln h17v07, h17v08, h18v07 und h18v08 wurden mosaik-

iert und mit dem Programm MRT (MODIS Reprojektion Tool) auf Albers-Equal-Area (Std. paral.

1: 20.0, 2: -23.0, Centr. Mer. 25, Datum WGS84) reprojeziert, auf 1000m reskaliert und auf die in

Abbildung 3.1 auf Seite 24 dargestellte Region zugeschnitten. Dadurch konnten die Länder Burkina

Faso, Elfenbeinküste, Ghana, Togo und Bénin vollständig, sowie Liberia, Guinea, Mali, Niger, Nigeria

und Kamerun teilweise abgedeckt werden.

4.2.1 Aufbereitung der MODIS-Zeitreihen

Für die Aufbereitung der MODIS-Zeitreihen wurde das Programm TiSeG (Time Series Generator,

Conrad et al. (2005); Colditz et al. (eingereicht); Colditz (2007)) genutzt. Dieses Werkzeug nutzt die

Qualitätsinformation von MODIS-Daten, um fehlerhaft aufgenommene Pixel oder Pixel mit starken

atmosphärischen Ein�üssen (Staub, Wolken), auszumaskieren und die dadurch entstandenen Lücken

zu interpolieren. Hierbei wurde eine lineare Interpolation verwendet und zusätzlich eine harmonische

Analyse der Zeitreihe durchgeführt (Details siehe Tab. 4.1). Für die Interpolation und harmonische

Analyse wurden die letzten drei Monate des Vorjahres (Datensätze 273-361) und die ersten drei Monate

des folgenden Jahres (Datensätze 001-089) hinzugefügt und später wieder entfernt, um notwendige

Stützpunkte zur Bearbeitung der ersten bzw. letzten Zeitschnitte einer Zeitreihe zu erhalten. Die

Komposite für h18v07 2005/153 und 2002/257, sowie h18v08 2002/217 waren nicht verfügbar und

wurden interpoliert.

4.2.2 Klassi�kation der MODIS-Zeitreihen

Die Zeitreihe der MODIS-Daten mit zusätzlichen topographischen Daten wurde mittels der Classi�-

cation and Regression Tree (CART, Breiman et al. (1984)) Methodik klassi�ziert. Aufgrund der in-

ternationalen Übertragbarkeit wurde eine Legende, die auf dem FAO Landcover Classi�cation System

(LCCS) (Di Gregorio und Jansen, 1998) basiert, verwendet.

Diese Klassi�kationsmethode ist eine hierarchische Klassi�kation, die die Zuweisung von Klassen

durch eine rekursive Partitionierung der Datenmenge basierend auf den Umweltvariablen durchführt.
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Tabelle 4.1: Einstellungen der MODIS Vorprozessierung. Die Einstellungen für die Qualität für das Ausmaskieren,

die Interpolation und die harmonische Analyse für alle Bänder (1-7) in TiSeG, sowie die Eingangsdaten für

die Klassi�kation sind dargestellt.

Qualität Interpolation & harmonische Analyse Eingangsdatenδ

Generelle Qualität gut Interpolation MOD09 Band 1-7

Band 1-7 höchste gap length alle DHM (Mittelwert)β

Athmos. Korrekt. ja Füllwert -28672 Varianz des DHMβ

Wolken klar Gute Werte 3 Hangneigung des DHMβ

Aerosole gering

Cirrus keine

Wolkenmaske klar

Feuermaske keine harmonische Analyse

Schnee/Eismaske nein Kumul. erklärte Var. 80%

Schneemaske nein Max. harmon. Schwingungen 4

δ Auf 1000mAu�ösung

β Auf SRTM90 (ca. 90m) berechnet und auf 1000m reskaliert.

Dies führt zu homogeneren Untereinheiten des Datensatzes. Der Vorteil von CART liegt am nicht-

parametrischen Algorithmus, da so unterschiedliche Eingangsdaten ein�ieÿen können. Des Weiteren

lassen CART Ergebnisse eine kausale Analyse der Eingangsdaten und Resultate zu (Hansen et al.,

2008). Weitere Details sind in Conrad (2006) und Colditz (2007) erläutert.

In dieser Klassi�kation wurden, ähnlich dem MODIS land cover product (Friedl et al., 2002), zehn

Klassi�kationsbäume generiert, wobei GLC2000 Daten (European Commission, 2003) als Trainings-

daten verwendet und deren Ergebnisse für die �nale Klassi�kation zusammengefasst wurden. Von den

Eingangsdaten wurden statistische Merkmale (u.a. Minimum, Maximum) von zeitlichen Segmenten

für die Klassi�kation extrahiert (Conrad (2006), Conrad et al. (2008), in prep.). Zusätzlich wurden

topographische Daten in Form des SRTM90 Datensatzes verwendet. Hiervon wurden Mittelwert und

Varianz, sowie die mittlere Hangneigung innerhalb eines 1000mMODIS Pixel berechnet.

Vergleich der Landbedeckungsklassi�kationen Die Wald�ächen der erstellten MODIS Klassi�-

kation wurden mit den Daten von GLC2000 (European Commission, 2003; Mayaux et al., 2004), sowie

Synmap (Jung et al., 2006) auf Übereinstimmungen verglichen. Die Synmap Klassi�kation wurde auf

die Legende von GLC2000 angepasst.

4.3 Ergebnisse

Die Ergebnisse zeigen die interannuellen Klassi�kationsergebnisse und deren interannuellen Diskrepan-

zen, die besonders für die Regenwaldklasse detailliert dargestellt werden.

4.3.1 MODIS CART Klassi�kation

Die Ergebnisse der annuellen MODIS (MOD09) und der DHM-Derivate Klassi�kation sind in Abbil-

dung 4.3 dargestellt. Die Farbgebung entspricht der von GLC2000 und umfasst immerfeuchten Regen-
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Tabelle 4.2: Kappa Werte der MODIS CART -Klassi�kation von 2001 bis 2006

und der Modalwert der Jahre 2001-2006.

MODIS CART

2001 2002 2003 2004 2005 2006 Modalwert

0.70 0.41 0.71 0.45 0.11 0.44 0.85

wald (dunkelgrün) über degradierte Waldgebiete (hellgrün) hin zu Savannengebieten (braun bis gelb).

In blau sind Süÿwasser�ächen dargestellt, der Ozean ist ausmaskiert und erscheint in weiÿ. Die über-

regionalen Muster der Klassi�kationsergebnisse gleichen sich bezüglich ihrer latitudinalen Erstreckung

der Biome.

Fokussierend auf die Waldgebiete zeigen die Ergebnisse über den Untersuchungszeitraum eine kon-

gruente Ausdehnung des Naturschutzgebiets Taï (PNT, Parc National de Taï) im Südwesten der

Elfenbeinküste. Auch die Erstreckung der Waldgebiete im Südosten Nigerias und in angrenzenden

Gebieten von Kamerun über die Zeit ist stabil (Abb. 4.3). Bezüglich der Savannengebiete zeigt der

WAP-Komplex (W, Arli, Pendjari) im Dreiländereck Bénin, Burkina Faso, Niger deutlich die Aus-

wirkungen von Naturschutzgebieten und die Veränderungen zu o�ener Vegetation der umgebenden

Gebiete durch anthropogenen Druck.

Die Berechnung der häu�gsten Klasse (Modalwert) von allen sechs annuellen Klassi�kationen ist

in Abbildung 4.4a dargestellt. Diese weist eine gute Übereinstimmung mit einer eigens erstellten Klas-

si�kation basierend auf Landsat ETM+ im Südwesten der Elfenbeinküste auf (überwachte Maximum-

Likelihood Klassi�kation, Landsat ETM+ 196/56, 23.04.2001, Kappa = 0.85, Tab. 4.2). Die Analyse

der Anzahl unterschiedlicher Klassen je Pixel über die sechs Jahre macht jedoch regionale Unterschiede

der Variabilität der Klassenzuweisung deutlich (Abb. 4.4b). Besonders in der Sahel und im Regenwald-

bereich wurden einigen Gebieten fünf unterschiedliche Klassen in sechs Jahren zugewiesen, während

den Gebieten der Sudan- und Guineasavanne überwiegend 1-2 Klassen zugewiesen werden.

Analysiert man eine Klasse wie die des Regenwalds gesondert über die zeitliche Komponente, erge-

ben sich, regional unterschiedlich, nicht kongruente Klassi�kationsergebnisse der Walderstreckung. Die

Häu�gkeit der Zuweisung einer Waldklasse je Pixel ist in Abbildung 4.5 dargestellt. In einigen Gebieten

zeigt sich eine starke zeitliche Divergenz. Besonders in Gebieten im Südwesten Ghanas bzw. Südosten

der Elfenbeinküste sind die Variationen ausgeprägt. Hier wird nur 1-2 mal innerhalb der sechs annuellen

Klassi�kationen Regenwald klassi�ziert, während Gebiete wie der Nationalpark Taï oder Schutzgebiete

in Nigeria in jedem Jahr als Wald klassi�ziert wurden. Di�erenzen dieser Art können aufgrund der an-

nuellen Überschreitung von Grenzwerten der Klassi�kation, die durch höhere Niederschläge verursacht

wurden, hervorgerufen werden.

Kongruenz verschiedener Klassi�kationsergebnisse Zum Vergleich der unterschiedlichen Land-

bedeckungsklassi�kationen wurde die Häu�gkeit der Regenwaldklassenklassi�kation je Pixel addiert,

wodurch eine Werteskala von 0 bis 3 möglich war und 3 eine von allen Klassi�kationen kongruent

als Wald klassi�zierten Pixel darstellt. Der Vergleich zwischen den Landbedeckungsklassi�kationen für

die Regenwaldklasse der GLC2000, Synmap und MODIS CART -Klassi�kationen zeigt Di�erenzen in
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Abbildung 4.3: MODIS CART -Klassi�kation 2001/2002. Ergebnisse der CART -Klassi�kation von MODIS 16 Tage

Kompositen 2001-2002 (1 km). Dunkelgrüne Gebiete stellen Regenwald dar, degradierte Waldgebiete sind

in Abstufungen zu hellgrün dargestellt. Weiter nördlich sind das Wald-Savannen Ökoton und Baum-

/Buschsavannen zu erkennen.
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Abbildung 4.3: MODIS CART -Klassi�kation 2002/2003. Ergebnisse der CART -Klassi�kation von MODIS 16 Tage

Kompositen 2003-2004 (1 km). Dunkelgrüne Gebiete stellen Regenwald dar, degradierte Waldgebiete sind

in Abstufungen zu hellgrün dargestellt. Weiter nördlich sind das Wald-Savannen Ökoton und Baum-

/Buschsavannen zu erkennen.
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Abbildung 4.3: MODIS CART -Klassi�kation 2005/2006. Ergebnisse der CART -Klassi�kation von MODIS 16 Tage

Kompositen 2005-2006 (1 km). Dunkelgrüne Gebiete stellen Regenwald dar, degradierte Waldgebiete sind

in Abstufungen zu hellgrün dargestellt. Weiter nördlich sind das Wald-Savannen Ökoton und Baum-

/Buschsavannen zu erkennen.
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Abbildung 4.4: Temporale Analyse der CART -Klassi�kation. Die zeitlichen Charakteristika der CART -

Klassi�kation von 2001 bis 2006 sind dargestellt. (a) stellt den Modalwert aller CART Klassi�kationen

dar, während (b) die Anzahl unterschiedlicher Klassen je Pixel über alle Klassi�kation beschreibt.
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Abbildung 4.5: Kongruenz der MODIS CART -Klassi�kationen der Waldgebiete. Verrechnung der sechs MODIS

Klassi�kationen zur Überprüfung der Übereinstimmungen für die Klasse Regenwald, welche in Abbildung

4.4a dargestellt ist. Grüne Gebiete zeigen eine Übereinstimmung in allen Klassi�kationen, rote nur in einer

Minorität der Datensätze.

einigen Gebieten des tropischen Regenwaldgürtels in Westafrika auf. Jedoch stimmen sie in den Kern-

zonen der Walderstreckung wie dem Nationalpark Taï oder dem Nationalpark Cross River überein

(Abb. 4.6).

4.4 Diskussion

Die Ergebnisse haben das Potential, sowie die Probleme der fernerkundlichen Landbedeckungsklassi-

�kation in einem subtropischen bis tropischen Untersuchungsgebiet aufgezeigt. Besonders die Verwen-

dung von annuellen und interannuellen Zeitreihen ist in diesen Regionen der Erde besonders vielver-

sprechend, da so die hohe Wolkenbedeckung kompensiert werden kann und qualitative Unterschiede

der Datensätze zwischen den Kompositen bzw. Jahren ausgeglichen werden können. Hierbei kann das

Potential von mittelaufgelösten Zeitreihen durch verbesserte Detektion von z. B. Wolken oder Schatten,

sowie eine verbesserte methodische Verarbeitung dieser Daten noch weiter ausgebaut werden.

Die Anwendung des CART Klassi�kationsverfahrens mit Trainingsdaten aus einem Jahr, wie in

Colditz (2007) erläutert, setzt voraus, dass über das ganze Gebiet homogen verteilte Trainingsdaten

vorhanden sind und keine groÿräumigen Landober�ächenveränderungen im Untersuchungszeitraum

statt�nden. Dies kann in Westafrika für die Jahre ab 2000 für die Waldkerngebiete gröÿtenteils an-

genommen werden, da die höchsten Deforestationsraten in den vorherigen Jahrzehnten stattfanden

und viele der verbliebenen Fragmente geschützt sind (Chatelain et al., 1996). Jedoch kann dies nicht

für Savannengebiete postuliert werden, da sie hoch dynamisch sind und durch inter-annuell varia-

ble Niederschlagsmuster bestimmt werden (Anyamba et al., 2005; Roerink et al., 2003; Wittig et al.,

2007). Der anthropogene Ein�uss in diesem Gebiet darf des Weiteren nicht auÿer acht gelassen werden

(Wittig et al., 2007), da dieser Landober�ächenveränderungen immer mehr bestimmt und auch die,

gering vorhandene, Au�orstung. Diese Faktoren führen zu den Schwankungen zwischen den annuellen

Klassi�kationen.
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Abbildung 4.6: Kongruenz verschiedener Klassi�kationen der Waldgebiete. Verrechnung der MODIS CART -

Klassi�kation (Modalwert), sowie der GLC2000 und Synmap Landbedeckungsklassi�kationen zur Über-

prüfung der Übereinstimmungen der Regenwaldklasse. Grüne Gebiete zeigen eine Übereinstimmung in

allen Klassi�kationen, rote nur in in einer Minorität der Datensätze.

4.4.1 Vergleich der Landbedeckungsklassi�kationen

Die annuellen Ergebnisse der Zeitreihe zeigen bei der Analyse der inter-annuellen Variabilität aus-

geprägte regionale Unterschiede. So �nden sich in der Sahelzone und an einigen Randbezirken des

Waldgürtels eine höhere Variabilität der Klassenzuweisung als in der Guinea- und Sudansavanne. Die-

se Diskrepanz kann in den Waldgebieten auf die di�erierende Wolkenbedeckung zurückgeführt werden,

deren Detektion bzw. Ausmaskierung problematisch ist (Hansen et al., 2008). Auch durch die Aus-

maskierung und Interpolation von Fehlwerten mit Hilfe von TiSeG können diese Fehlerquellen nicht

gänzlich behoben werden. In der Sahelzone dagegen können unterschiedliche Niederschlagsverhältnisse

die Begründung dafür liefern (Diouf und Lambin, 2001).

Regenwaldklasse Der Vergleich der MODIS CART Klassi�kationen für die Waldgebiete hat eine

deutliche Diskrepanz der Waldbedeckungsdetektion zwischen den Jahren zutage treten lassen. Nur

Kerngebiete von groÿen Waldgebieten, wie geschützte Gebiete in Nigeria und der Elfenbeinküste bzw.

Liberia werden konsistent als Regenwald klassi�ziert. Die Region im Südosten der Elfenbeinküste und

in Ghana wird dagegen nicht kohärent als kontinuierliches Regenwaldfragment klassi�ziert, sondern

nur in einem oder zwei Jahren, je nach Gebiet und sonst als degradierter Regenwald. Dies würde auf

eine Deforestation dieses Gebiets hinweisen, falls die korrespondierenden Jahre am Anfang der Zeitrei-

he situiert sind, was jedoch nicht der Fall ist. Die gröÿte Ausdehnung der Regenwaldklasse �ndet sich

im Jahr 2005, wobei 2006 wiederum mit den vorhergegangenen Jahren bezüglich der Waldklassi�ka-

tion vergleichbar ist. Dieses Resultat kann durch höhere regionale Niederschläge in 2005 verursacht

worden sein (WMO und NOAA, 2007), wobei hierbei nicht postuliert werden kann, dass in diesem

Zeitraum Regenwaldgebiete neu entstanden sind, sondern höhere Photosyntheseaktivitäten bestanden,

die aufgrund längerer Persistenz in diesen Gebieten über die Zeitreihe die gleichen Attribute wie Re-

genwaldgebiete besitzen. Die Variabilität �ndet sich auch in der Analyse der zeitlichen Diversität von

Klassenzuweisungen wieder.
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Der Vergleich der Ergebnisse mit Landsat Daten zeigt eine hohe Variabilität bezüglich der Validie-

rungswerte. Nur der Modalwert über alle Jahre hat adäquate Kappawerte ergeben. Die variierenden

Ergebnisse der Validierung können durch Probleme der Wolkenbedeckung oder Niederschlagsvariabili-

tät erklärt werden. Der erste Punkt sollte durch die TiSeG Prozessierung reduziert worden sein, wobei

jedoch aufgrund der zeitlich hohen Wolkenbedeckung fehlerhaft interpolierten Daten erzeugt worden

sein könnten. Dies kann zu einer Über- oder Unterschätzung der Waldbedeckung führen, die zwischen

den Jahren variiert.

4.4.1.1 Vergleich verschiedener Datensätze

Noch deutlichere Diskrepanzen der Erstreckung der Regenwaldklasse ergibt die Analyse der Kongruenz

MODIS CART und der GLC2000 und Synmap Klassi�kationen. Hier sind groÿe Teile der Waldgebiete

nur in einer Klassi�kation vorhanden, aber die Kerngebiete z. B. des Nationalpark Taï werden in fast

allen Klassi�kationen als Regenwald klassi�ziert. Die hohe Diskrepanz in einigen Gebieten kann durch

unterschiedliche Eingangsdaten bei Synmap (Jung et al., 2006) oder di�erierende Niederschlagsregime

in der MODIS CART Zeitreihe erklärt werden (WMO und NOAA, 2007). Jedoch ist die Diskrepanz

erstaunlich, da GLC2000 als Trainingsdatensatz in das CART-Verfahren einge�ossen ist und Synmap

sich unter anderem aus dem GLC2000 Datensatz (Bartholomé und Belward, 2005; Mayaux et al., 2004)

zusammensetzt. Desweiteren ist in dem Synmap Datensatz auch GLCC und das MODIS IGBP Produkt

enthalten (Jung et al., 2006). Somit können neben den unterschiedlichen Sensoren bzw. Datensätzen,

auch die verwendeten Klassi�kationsalgorithmen von Bedeutung für die Resultate sein. Auch sind die

Niederschlagsregime eine relevante Fehlerquelle, da homogene Verhältnisse nicht über die stark di�e-

rierenden Aufnahmezeiträume, der Daten, die für die GLCC, GLC2000 und MODIS Klassi�kationen

verwendet wurden, angenommen werden können. Die unterschiedlichen Klassi�kationsschemata, nach

der die Klassi�kation strukturiert wurde, und die daraus resultierende notwendige Reklassi�zierung

für die vorliegende Untersuchung kann eine weitere Fehlerquelle darstellen. Auch Jung et al. (2006)

fanden hohe Diskrepanzen in den unterschiedlichen Klassi�kationen von GLC2000, GLCC und MODIS

land cover product, die sie aber nicht auf die Landober�ächenveränderungen oder die Aufnahmedaten

zurückführten, sondern auf die Eingangsdaten und Methodik. Giri et al. (2005) schlussfolgerten dage-

gen, dass diese Unterschiede durch di�erierende Klassi�kationsschemata verursacht werden. Dies zeigt

eine generelle Problematik der Landober�ächenklassi�kation, welche zwischen Jahren und Datensät-

zen hoch variabel ist. Für eine Analyse der globalen Deforestationsrate müssten die Ergebnisse durch

Feldvalidierung bestätigt werden, bevor endgültige Aussagen getro�en werden können.

Jedoch bleibt die schwere Di�erenzierbarkeit verwandter Klassen wie verschiedener Savannentypen

ein Problem bei der Klassi�kation der Landbedeckung (Jung et al., 2006). Des Weiteren zeigt in den

hier vorkommenden Savannengebieten die interannuelle Veränderung der Landober�äche aufgrund des

annuell variablen Niederschlags keinen linearen Trend (Diouf und Lambin, 2001). Grundsätzlich ist

auf den hier vorliegenden räumlichen Au�ösungen von 1 kmPixelgröÿe die Ableitung von distinkten

Klassen besonders schwierig, da ein Pixel häu�g mehr als einen Landober�ächentyp beinhaltet und

das Ergebnis stark von der verwendeten Methode abhängt (Jung et al., 2006).
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Abbildung 4.7: Überblick der globalen intakten Waldgebiete basierend auf Potapov et al. (2008), modi�ziert vom

World Resources Institute (2009) (modif.: modi�ziert/degradiert, entw.: entwaldet/ehem. bewaldet)

4.4.2 Ausblick

Nach Kaiser (2002) kann die Informationsgenauigkeit einer globalen Waldbedeckung immer noch nicht

ausreichenden genau bestimmt werden. Ansätze der Unterteilung in unterschiedliche Stadien der In-

tegrität von Waldgebieten liefern Potapov et al. (2008) (Abb. 4.71), die somit weitere qualitative und

quantitative Di�erenzierung der globalen Waldbedeckung zulassen. Dies wird auch am Beispiel des Un-

tersuchungsgebiets in Westafrika deutlich, wenn die annuellen Resultate separat betrachtet werden. Die

Ergebnisse der kompletten Zeitreihe zeigen jedoch das Potential dieser Daten auf. Sie liefern Informa-

tionen der zeitlichen und räumlichen Variabilität der Landbedeckung, welche durch unterschiedliche

klimatische Bedingungen zwischen den Jahren induziert wurde. Dieser Ein�ussfaktor wird sich wei-

terhin verändern und unter Umständen weitergehende Veränderung der Landober�äche verursachen.

Besonders für die Sahel, welche als Übergangszone zwischen der Sahara und den Savannengebieten

liegt und die als besonders sensitiv gegenüber Veränderungen des Niederschlagsregimes gilt (Zhang

et al., 2007), wird aufgrund von anthropogenen Ein�üssen (Held et al., 2003) oder veränderter Ozean-

temperatur (Giannini et al., 2003) eine Abnahme des Niederschlags vorausgesagt. Diese Entwicklung

wird sich voraussichtlich auch auf Regenwaldgebiete auswirken, da aufgrund von Grenze�ekten bei ei-

ner Veränderung der umgebenden Landbedeckung die Ausdehnung von Regenwald sukzessiv reduziert

wird, was wiederum Auswirkungen auf das Klima (Fearnside, 2005), besonders von Westafrika, hat. Die

weitere Abnahme der Waldgebiete führt höchstwahrscheinlich auch zu einer erhöhten Fragmentation.

So konnten Echeverría et al. (2006) in ihrem Untersuchungsgebiet in Chile zwischen 1970 und 2000

eine Abnahme der gemäÿigten Waldgebiete von 67%und einem parallelen Anstieg der Fragmentation

(erhöhte Anzahl kleiner Patches (<100 ha)) nachweisen. Hierbei sind die Charakteristika der Grenz-

e�ekte relevant, so haben unterschiedliche Magnituden und Tiefen der Penetration eines Fragments

durch äuÿere Ein�üsse di�erierende Auswirkungen (Harper et al., 2005). Auch stellt der Landbede-

ckungskontrast zwischen Fragment und umgebender Matrix einen wichtigen Faktor dar (Harper et al.,

1http://www.wri.org/project/global-forest-watch
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2005). Dies zeigt die Relevanz von räumlichen Analysen der Landschaft, da die Existenz eines Re-

genwaldfragments ohne Berücksichtigung der räumlichen Attribute wie Gröÿe oder Form oder dessen

räumlichen Kontext, wie des Isolationsgrades bzw. der Eigenschaften der umgebenden Matrix keine

weiteren Schlüsse auf den aktuellen Wert für verschiedene Prozesse und die potentielle Entwicklung

zulässt.

Die Anwendung von hochaufgelösten multitemporalen und -spektralen optischen Sensoren zusam-

men mit Radardaten wird die Qualität der Untersuchung der Landober�ächenbedeckung in Zukunft

signi�kant verbessern können. Somit ist auch eine verbesserte Detektion von Gebieten hoher Landober-

�ächenveränderungen möglich, wodurch auch weitergehende Analysen der potentielle Ein�ussfaktoren

der Landober�ächenmodi�kationen eruiert werden können (Fuller, 2006). Dieser Ansatz wird, basierend

auf ENVISAT-MERIS bereits verfolgt und soll eine globale Landober�ächenklassi�kation Globcover für

das Jahr 2005 mit einer räumlichen Au�ösung von 300m liefern (Defourny et al., 2006). Des Weiteren

würden global verfügbare Datensätze einer räumlichen Au�ösung vergleichbar zu Landsat eine verbes-

serte Klassi�kation erlauben (Jung et al., 2006), da auf dieser räumlichen Skala auch Wanderfeldbau

und Brand�ächen detaillierter determiniert werden können, welche die Ausbreitung von Savannen bzw.

Wäldern beein�ussen (Gautier und Spichiger, 2004). Diese Art der Informationsgenauigkeit wird mit

neueren Generationen von zeitlich und räumlich hochau�ösenden fernerkundlichen Daten, wie Rapid-

Eye, geliefert.
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Charakterisierung der räumlichen

Anordnung von Fragmenten

westafrikanischer Regenwälder

5.1 Einleitung

Die anthropogen induzierte Verringerung der Fläche, unter anderem durch Bevölkerungsdruck oder

Infrastrukturausbau (Laurance, 1999, 2001), stellt den treibenden Faktor der Veränderung von räumli-

chen Mustern dar. Die Abnahme der Waldbedeckung führt unter Umständen zu einer erhöhten Anzahl

von, insbesondere kleinen, Waldfragmenten (Echeverría et al., 2006). Diese Veränderung führt in Wald-

gebieten, welche global ca. 30%der terrestrischen Bedeckung ausmachen, nicht nur zur Beein�ussung

der biologischen, sondern auch zu hydrologischen und atmosphärischen Zuständen (Bonan, 2008; Lau-

rance, 1999, 2004; Saunders et al., 1991; Tabarelli et al., 2004). Trotz der Bedeutung von Waldgebieten

haben besonders tropische Wälder global eine Degradation oder sogar einen kompletten Verlust erfah-

ren (Lambin et al., 2003; Myers, 1988), welcher in der letzten Dekade des 20sten Jahrhunderts eine

jährliche Rate zwischen 0.2%und 0.5%hatte (Achard et al., 2002; Mayaux et al., 2005). In Westafrika

sind bereits ca. 90%der immerfeuchten Waldgebiete entwaldet und die noch existierenden Gebiete sind

hoch fragmentiert und degradiert (Bryant et al., 1997) (Abb. 5.1). Die gröÿten Restgebiete be�nden

sich im Westen der Elfenbeinküste und in Liberia. Die Fragmentation, unter anderem charakterisiert

durch eine Reduzierung der Patchgröÿen und eine verringerte Konnektivität, spielt hierbei neben dem

Verlust von Habitaten eine entscheidende Rolle für den Verlust der Biodiversität (Hanski, 2005). Die

Abbildung 5.1: Beispiel von Habitatverlust im Südwes-
ten Ghanas durch Brandrodung von pri-
mären Regenwäldern (Photo: J. Förster, 2008).
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Fähigkeit einzelner Spezies zur Migration und somit zum Populationserhalt, sowie damit verbunden

die genetische Diversität, nehmen durch den Verlust der Verbundenheit naturnaher Gebiete ab, was

eine groÿe Gefahr für den Erhalt der Biodiversität darstellt (Pascual-Hortal und Saura, 2006). Darüber

hinaus wird der Ein�uss des Klimawandels in einer fragmentierten Landschaft noch weiter verstärkt

(Travis, 2003). Trotz der mannigfaltigen Untersuchungen in verschiedenen Gebieten der Erde ist der

globale langfristige E�ekt der Landschaftsfragmentation auf den Biodiversitätsverlust noch nicht ge-

klärt (Hanski, 2005; Laurance et al., 1998a).

Die Begri�e Habitatverlust und Fragmentation sind miteinander verwandt, haben jedoch unter-

schiedliche Auswirkungen (Fahrig, 2003). Der Verlust von Habitat hat direkten unmittelbaren Ein-

�uss auf die existierende Biodiversität, wobei die veränderte räumliche Anordnung weitere E�ekte

auf die Biodiversität besitzt (Fahrig, 2003). Die in Abbildung 5.2 dargestellten Landschaften stellen

unterschiedliche Grade des Habitatverlustes und der Fragmentation dar. Die vertikal angeordneten

Landschaften in Abbildung 5.2 weisen Unterschiede im Fragmentationsgrad bei gleichbleibendem Be-

deckungsgrad auf und somit keinen Habitatverlust. Die horizontal angeordneten Landschaften zeigen

den Ein�uss von Habitatverlust bei verschiedenen räumlichen Kon�gurationen auf. Hierbei kann Habi-

tatverlust zu einer verstärkten Fragmentation führen. Die Gröÿe von Patches nimmt von rechts-unten

nach links�oben ab, wogegen die Isolation zunimmt. Die Isolation von Fragmenten spiegelt die Be-

siedlungsfähigkeit von Fragmenten wieder. Diese wird als Konnektivität bezeichnet und beschreibt

das Potential der Migration von Arten zwischen den Patches (Taylor et al., 1993a). Das dazugehörige

Antonym ist der Begri� Patch-Isolation.

Stand der Forschung

Der Verlust von Habitaten, der generell den Rückgang von Populationen begründet (Senapathi et al.,

2007), ist nur ein früh sichtbar werdendes Resultat der Landschaftsveränderung. Subtilere, verzögert

auftretende E�ekte entstehen durch die Landschaftsfragmentation (Fahrig, 2003; With, 1997). Nach

Andrén (1994) führt die Fragmentierung der Landschaften zu stärkeren Auswirkungen auf ökologische
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Faktoren als zuvor angenommen. Diese Zerstückelung von ursprünglich zusammenhängenden Gebieten

und die neu entstandene umgebende z. B. landwirtschaftlich genutzte Matrix führt zu einer Modi�ka-

tion von abiotischen und biotischen Komponenten (Saunders et al., 1991). Die Auswirkungen dieser

Zerstückelung hängen von verschiedenen Faktoren ab, wie der Qualität der Umgebung, als auch der

Zeit seit der Fragmentation oder die Verbundenheit mit anderen Fragmenten, wobei gröÿere Fragmente

geringer beein�usst werden (Saunders et al., 1991). Kleinere Fragmente können zur Populationabnah-

me führen (Bender et al., 1998), da z. B. dortige Ressourcen limitiert sind (Zanette et al., 2000). Zudem

ist die Artendiversität geringer, wie von der Arten-Areal Beziehung (SAR: Species-Area Relationsship)

(MacArthur und Wilson, 1967; Turner und Tjørve, 2005) auch angenommen wird. Die globale Un-

tersuchung von Waldfragmentation von Riitters et al. (2000) zeigt ein heterogenes Bild für Afrika.

Im Zentrum des Kontinents �nden sich gröÿere zusammenhängende intakte Waldgebiete, während im

Westen weniger Fragmente mit einer hohen Kerngröÿe situiert sind. Dieses Muster postulieren auch

Bryant et al. (1997), wobei sie den Nationalpark Taï als einen der letzten intakten Wälder westlich des

Dahomey-Gap bezeichnen. Dies lässt jedoch Waldgebiete in Liberia auÿer acht, die in den letzten zwei

Dekaden eine geringere Deforestations- und Fragmentationsrate erfahren haben, aber aufgrund eines

starken Ausbaus der Infrastruktur gefährdet sind (Christie et al., 2007).

Der Verlust von Habitaten und die damit einhergehende Verringerung der Fläche erklärt in vielen

Fällen die abnehmende Biodiversität, jedoch nicht kongruent auf globalen Maÿstab (Harcourt und

Doherty, 2005). Die Aussterberate von Säugern in sechs Nationalparks Westafrikas ist jedoch wesentlich

höher, als durch die Fragmentgröÿe alleine erklärt werden kann, was Brashares et al. (2001) auf lokale

anthropogene Ein�üsse wie z. B. der Jagddruck zurückführen. Dieser wird durch den Ausbau von

Straÿen erhöht, welche wiederum Barrieren für die Migration bilden (Laurance et al., 2006) und zur

Fragmentation der Landschaft beitragen (Reed et al., 1996). Die Isolation von Fragmenten und die

Distanz zur Grenz�äche konnten als Ein�ussfaktoren sowohl für die Artverbreitung als auch Diversität

von Vögeln in westafrikanischen Waldfragmenten nachgewiesen werden (Manu et al., 2007).

Für die Untersuchung des Ein�usses von Fragmentation wurden unterschiedliche räumliche Maÿe

entwickelt und für unterschiedliche Arten di�erierende Resultate gefunden (Bender et al., 1998; Fahrig,

2003). So wurde z. B. für die Diversität von P�anzen positive Zusammenhänge mit der Fläche und der

Patchkomplexität, jedoch negative mit der Isolation gefunden (Galanes und Thomlinson, 2008). Andere

Untersuchungen dagegen fanden keinen Ein�uss von Gröÿe, Form und Konnektivität auf Phytodiversi-

tät, dafür aber auf die Artenzusammensetzung (Echeverría et al., 2007). Bani et al. (2006) analysierten

die E�ekte von Habitatverlust, -zerteilung und -isolation auf Artverbreitung und Abundanz und fanden

unterschiedliche Sensitivitäten je nach untersuchter Art. Dies zeigt, dass Resultate für eine Art schwer

auf weitere Arten zu übertragen sind (Chetkiewicz et al., 2006; Koprowski, 2005) und verschiedene

Aspekte in die Analyse ein�ieÿen müssen. Somit müssen Maÿe für die Beschreibung der räumlichen

Landschaftsmuster angewendet werden, die eine ökologische Relevanz besitzen und auf andere Ge-

biete übertragbar sind. Hierbei spielen Indizes, die die Verbundenheit von Fragmenten basierend auf

artspezi�schen Ansprüchen und Matrixeigenschaften, die funktionale Konnektivität, analysieren, eine

wichtige Rolle.

Fragestellung

Das Thema dieser Arbeit ist die Attributierungen von westafrikanischen Waldfragmenten anhand von

strukturellen und funktionalen räumlichen Indizes und anschlieÿender Di�erenzierung der Landschaften
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basierend auf unterschiedlichen räumlichen Charakteristika, um weiterführende Informationen ihrer

räumlichen Anordnung zu erhalten.

Die Fragen der

• Charakterisierung anhand struktureller Indizes wie Gröÿe, Distanz (ENN), Form (SHAPE) und

weiterführender Indizes

• und der Charakterisierung anhand von funktionalen Indizes, basierend auf Ausbreitungsmodellen

in einer heterogenen Umwelt

von Waldfragmenten wird als erstes behandelt. Desweiteren soll geklärt werden,

• welche Fragmente des Regenwaldes in Westafrika eine hohe Bedeutung für die Aufrechterhal-

tung der räumlichen Integrität der Landschaft haben und somit eine hohe Bedeutung für die

Bewahrung der Landschaftskonnektivität und des Biodiversitätschutzes besitzen.

Anschlieÿend wird die Bedeutung der räumlichen Muster zur Erklärung von Biodiversitätsmustern

geklärt. Somit kann neben der Information der reinen Waldbedeckung in Westafrika auch die räumliche

Anordnung quanti�ziert und weiterführend relevante Informationen gewonnen werden.

5.2 Methodik

Für die Untersuchung der Charakteristika individueller Fragmente werden verschiedene etablierte In-

dizes, sowie Maÿe, die im Rahmen dieser Arbeit neu entwickelt wurden, angewendet. Daher können

weiterführende Analysen durchgeführt und Aussagen bezüglich der räumlichen Kon�guration von Frag-

menten getro�en werden.

Mit Hilfe dieser Indizes werden verschiedene Untersuchungen durchgeführt: 1) Charakterisierung

der Waldfragmente anhand von strukturellen Indizes, 2) Charakterisierung der Landschaft unter Einbe-

ziehung der Matrixeigenschaften der Landschaft und artspezi�scher Attribute, 3) Analyse der Relevanz

einzelner Fragmente für die Integrität der Landschaft und 4) Beurteilung des Erklärungswerts der hier

berechneten Indizes für räumliche Biodiversitätsmuster.

5.2.1 Eingangsdaten

Für die Analyse einer realen Landschaft sind thematische Informationen der Landober�äche von Be-

deutung, welche mittels fernerkundlichen Daten �ächendeckend verfügbar sind. Auch werden künstlich

generierte Landschaften mit de�nierten Parametern wie dem Bedeckungsgrad oder räumlicher Kon�-

guration genutzt, um deskriptive Aussagen bezüglich des Verhaltens der Indizes zu tre�en.

5.2.1.1 Künstlich generierte Landschaften

Für die Analyse, inwieweit sich die Indizes in unterschiedlichen Landschaften verhalten und di�erie-

rende oder kolineare Ergebnisse liefern, wurden neun neutrale Landschaften erzeugt (Abb. 5.3). Dabei

wurden je drei Landschaften mit 25% , 50%und 75%Bedeckungsgrad generiert, wobei der Agglo-

merationsfaktor jeweils 0.25, 0.5 und 0.75 betrug. Der Agglomerationsfaktor bestimmt die räumliche

Aggregation der Pixel. Werte von 1 determinieren einen groÿen zusammenhängenden Patch, während

sinkende Werte kleine singuläre Fragmente generieren. Somit spiegeln diese Landschaften verschiedene

(theoretisch existierende) räumliche Anordnungen bei kontrastierenden Bedeckungsgraden wieder.
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Abbildung 5.3: Beispiellandschaften. Neun generierte Landschaften mit unterschiedlicher Habitatbedeckung und

räumlicher Kon�guration zur Visualisierung der Ergebnisse der verwendeten Indizes.

5.2.1.2 Reale Landschaft

Die Untersuchung des Ein�usses verschiedener Indizes in einer realen Landschaft fokussiert auf die Re-

genwaldgebiete Westafrikas, da die ursprünglichen Regenwaldgebiete eine groÿe Bedeutung für Biodi-

versität und Klima haben (Betts et al., 2008b; Fearnside, 2005; Gautier und Spichiger, 2004). In

Abbildung 5.4 sind die Waldfragmente im Untersuchungsgebiet basierend auf der MODIS CART Klas-

si�kation (siehe Kapitel 4) dargestellt. Im Westen der Elfenbeinküste be�ndet sich der Nationalpark

Taï und angrenzend weitere gröÿere Waldfragmente in Liberia. Zentral im Untersuchungsgebiet gele-

gen �nden sich hauptsächlich kleine agglomerierte Waldfragmente und erst im Osten Nigerias gröÿere

Waldfragmente, wie die des Nationalparks Cross River.

5.2.2 Charakterisierung von Waldfragmenten nach strukturellen Indizes

Für die Charakterisierung der Fragmente in einer Landschaft sind Maÿe wie die Gröÿe oder Form

wichtig, jedoch auch Informationen zu ihrem räumlichen Kontext. Für die Analyse der Charakteristika

der individuellen Fragmente wurden u.a. der SHAPE-Index sowie die Fragmentgröÿe berechnet. Der

SHAPE-Index beschreibt die Komplexität der Form von Fragmenten und wird wie folgt berechnet

SHAPE-Index =
Umfangi
UmfangRi

(5.1)

Hierbei steht Umfangi für den Umfang des Patchi, UmfangRi für den minimalen Umfang eines Recht-

ecks gleicher Fläche wie Patchi. Der SHAPE-Index erreicht den Wert 1, wenn das Fragment maximal

kompakt ist (rechteckig) und kann für komplexe Formen Werte gegen unendlich annehmen (McGarigal
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Abbildung 5.4: Untersuchungsgebiet der räumlichen Analyse von Waldfragmenten in Westafrika.

et al., 2007). Neben den etablierten Analysen der euklidischen Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn

(ENN) und der Flächengröÿe werden weiterführende Maÿe im Folgenden erläutert und berechnet.

5.2.2.1 Summe der Distanzen zwischen allen Fragmenten

Die Analyse der Distanzen zum 1. ENN hat die Limitierung, dass a priori de�nierte ENNs verwendet

werden. Da aber die Existenz eines Fragments innerhalb einer Agglomeration von Fragmenten und eines

Fragments mit nur einem nahen Nachbarn bei der Distanz zum 1. ENN die gleichen Werte ergeben

kann, ist die Analyse der ENNs in der weiteren Umgebung notwendig. Dies wird durch die Analyse der

Summe der Distanzen zu allen j-Nachbarn bewerkstelligt

SDi =
k∑
j=1

δi−j (5.2)

wobei δi−j die Distanz zwischen dem Fokus-Patch und dem j-ten ENN ist. Hierbei sind Fragmente

mit hohen Werten isolierter zu allen anderen Patches als verbundene Fragmente, die niedrigere Werte

aufweisen. Für die reale Landschaft wurde die Summe verwendet, da keine unterschiedlichen Anzahlen

von Fragmenten vorliegen, wogegen in den künstlich generierten Landschaften auf die Anzahl der

Fragmente korrigiert werden musste und deshalb der Mittelwert berechnet wird.

5.2.2.2 Euklidischer Nächster Nachbar und Fragmentgröÿe

Neben der Distanz eines Fokus-Patch (FP) zu einem Ziel-Patch (ZP) ist auch dessen Gröÿe relevant.

Der Index DFj verrechnet die euklidische Distanz zum 1. ZP und dessen Gröÿe

DFj =
Distanzij
Flächej

(5.3)

Hierbei ist Distanzij die euklidische Distanz zwischen Fokus- und Ziel-Patch (1. ENN) und Flächej

ist die Fläche des Ziel-Patches . Der DFj Index weist unendlich hohe Werte auf, wenn der Ziel-Patchweit

entfernt ist und eine geringe Flächengröÿe besitzt. Geringe Werte erhalten Konstellationen mit nahen,

aber sehr groÿen Ziel-Patches . Jedoch vernachlässigt DFj die Gröÿe des Fokus-Patch , was durch eine

Weiterentwicklung dieses Index berücksichtigt wird. Diese bezieht nicht nur die Gröÿe des ZPs sondern

54



Methodik Kapitel 5: Räumliche Anordnung von Waldfragmenten

A

B

FPi

FPi

Abbildung 5.5: Trendanalyse der k-

ENN für zwei Land-

schaften, deren Trend

für Distanzen zwischen

Patches sinkt (A) bzw.

steigt (B) und somit

einen negativen respek-

tive positiven Trend der

Distanzen aufweisen.

auch die des FPs mit ein. So können auch kleine und groÿe FPs di�erenziert werden, wenn sie gleich

groÿe und nahe ZPs haben. Die Berechnung des Index DFij ist

DFij =
Distanzij

Flächei+Flächej
(5.4)

Hierbei entspricht Distanzij und Flächej der von DFj und die Flächei ist die des Fokus-Patch .

Die Werteskala weist hohe Werte bei hohen Distanzen und niedrigen Flächengröÿen des Fokus- und

Ziel-Patches auf, während groÿe und nahe Fragmente zu niedrigen Werten für den Fokus-Patch führen.

5.2.2.3 Trendanalyse der Distanz von k-Euklidischen Nächsten Nachbarn

Eine Analyse der Distanzen, welche über den 1. ENN hinausgeht, berücksichtigt den weiteren Kontext

eines Fragments. Diese Untersuchung der weiteren Umgebung liefert Informationen, ob die Isolation

in der Peripherie ansteigt oder abfällt und somit Informationen der Isolation des Patches im gröÿeren

räumlichen Kontext (Abb. 5.5). Für eine weiterführende Analyse der Konnektivität wird die Distanz

zwischen Patches für die 1. bis 10. ENN berechnet, also die Distanz zwischen dem 1. und 2., dem 2. und

3. bis zum 10. Patch. Darauf aufbauend wird der Trend der Distanzen zwischen den ersten zehn ENNs

basierend auf der Ableitung der Steigung einer Regressiongeraden berechnet (pD.slope). Des Weiteren

der Schnittpunkt der Regressiongeraden mit der Ordinate (pD.o�set). Somit besitzen Fragmente, die

in einer Landschaft mit räumlich homogen verteilten Patches liegen, eine Steigung gegen Null. Positive

Werte deuten auf eine ansteigende Distanz bis zum 10. ENN hin, während negative Werte auf eine

sinkende Distanz zwischen entfernten Patches hindeutet (Abb. 5.5). Der Schnittpunkt mit der Ordinate

lässt Rückschlüsse auf die Lage der Distanzwerte zu. So deuten hohe Werte der Steigung und niedrige

Werte des Schnittpunkts mit der Ordinate auf geringere Distanzen zwischen den Fragmenten hin.

5.2.2.4 Omnidirektionale Konnektivität

Konnektivität ist kein bilaterales Maÿ, sondern ein multilaterales, da nicht nur die Distanzen zwischen

dem Fokus-Patch und einem oder einer a priori de�nierten Anzahl von Nachbarn analysiert werden

sollten, sondern die Verbundenheit zu allen benachbarten Fragmenten. Das bedeutet, dass alle Frag-

mente die sich in der direkten Umgebung eines Patches be�nden, berücksichtigt werden (Abb. 5.6).

Das in dieser Arbeit erstellte Konzept ist verwandt mit der Methode der Voronoi Triangulation (Chiu,

2003; Okabe et al., 1992). Aufgrund der Entwicklung dieser Methode für Punkte konnte es in dieser

Arbeit nicht angewendet werden, da die Verwendung von Fragmentzentroiden als Eingangsdatensatz
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Abbildung 5.6: Omnidirektionale Distanz zu umge-

benden Patches. Die omnidirektionale Di-

stanz zu umgebenden Patches des ersten

(ODDi, hellblau) und zweiten (u. a. ODDa,

ODDb, grau) Grads des Fokus-Patch (FPi)

zu allen benachbarten Fragmenten (grün).

Beispielhaft sind zwei benachbarte Fragmen-

te (ZPa und ZPb) vom Fokus-Patch, sowie

deren omnidirektionale Distanz (1. Grades)

zu umgebenden Patches dargestellt (grau,

ODDa und ODDb) .

FPi

ODDi

ZPa

ODDa

ZPb

ODDb

in einigen Fällen zu einer Unterschätzung der Konnektivität führt. Dies ist besonders bei unregelmäÿig

geformten Fragmenten der Fall oder Patches die neben einer Haupt�äche längliche Ausbuchtungen be-

sitzen, die somit die Distanz zum benachbarten Fragmenten reduzieren. Daher wurde in dieser Arbeit

das Konzept auf Polygone erweitert. Da diese Analyse keinen mathematischen Bezug zu Voronoi oder

Thyssen-Polygonen (Okabe et al., 1992) hat, wird hier von omnidirektionaler Distanzanalyse (ODD)

gesprochen. Für diese Methode ist keine a priori festgelegte Anzahl k von ENN notwendig, wodurch ein

optionales Raster für die Begrenzung der maximalen Isolations�äche eingesetzt werden muss. Dieses

begrenzende Raster wurde für die hier analysierten Waldfragmente so gesetzt, dass Gewässer (Süÿ-

/Salzwasser) und Gebiete nördlich der Guinea Savanne nicht in die Distanzanalyse mit einbezogen

werden, da diese Gebiete für die Konnektivität von Waldgebieten als nicht relevant angesehen werden.

Anzahl omnidirektionaler Nachbarn Die Anzahl aller angrenzenden Nachbarn eines Fokus-Patch

liefert Informationen bezüglich der Verbundenheit eines Fragments. So kann die omnidirektionale Kon-

nektivität gleiche Werte sowohl für 10 als auch für 100 gleichgroÿe Nachbarn aufweisen, wenn die

umgebenden Fragmente die gleiche Entfernung zum Fokus-Patch haben. Die Analyse der Anzahl von

Nachbarn

ODD-Ni =
n∑

j = 1

ni (5.5)

gibt die Anzahl von Nachbarn je Fokus-Patchwieder (ODD-Ni). Hierbei ist nj die Anzahl von

Nachbarn des Fokus-Patch . In der Abbildung 5.6 ist ODD-Ni gleich sechs für den Fokus-PatchFPi,

somit berücksichtigt diese Methode alle Nachbarn und nicht nur den 1. ENN, in diesem Fall ZPa.

Omnidirektionale Konnektivität (1. Grades) Bei der Analyse der omnidirektionalen Konnek-

tivität (ODD) wird die Fläche zwischen dem Fokus-Patch (FPi) und allen umgebenden Fragmenten

(ZPj) berechnet und die Pixel, die näher am Fokus-Patch als an Nachbarpatches liegen, ersterem zuge-

wiesen. Durch Addition aller Pixel die dem Fokus-Patch zugewiesen wurden, wird die omnidirektionale

Distanz abgeleitet (ODDi, Omnidirektionale Distanz für Patch i in Abb. 5.6).
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Flächenkorrektur Die Berechnung der omnidirektionalen Distanz mittels dieser Methode hat den

Nachteil, dass groÿe Fragmente bei gleicher Distanz zu umgebenden Patches eine höhere Isolation�äche

(ODDi) haben als kleine Fragmente. Um diesen E�ekt zu eliminieren, wird FPi mit ODDi verrechnet:

ODD:FP Ratioi =
ODDi
Fi

(5.6)

Deshalb erhalten Fragmente unterschiedlicher Flächengröÿe, jedoch gleicher Konnektivität, gleiche

ODDi Werte. Hohe ODD:FP Ratio Werte (dimensionslos) zeigen eine hohe Isolation des jeweiligen

Fragments an, unabhängig von dessen Gröÿe.

Omnidirektionale Konnektivität (2. Grades) Zudem wird die gleiche Analyse für die angren-

zenden Fragmente (ZPj) durchgeführt und das Ergebnis dem Fokus-Patch zugewiesen, wodurch Infor-

mationen der Isolation (ODDj) und Flächengröÿe der Nachbarn (Fj) gewonnen werden.

Fläche oder ODDi =

n∑
j = 1

Fj oder ODDj

ODD-Ni

(5.7)

ODD-Ni aus Gleichung 5.5 stellt die Anzahl aller Nachbarn dar, Fj die Gröÿe des jeweiligen Ziel-

Patches und ODDj die omnidirektionale Konnektivität des Ziel-Patches . Hierbei ist jedoch auch, wie

in der Analyse der omnidirektionalen Konnektivität des 1. Grades erläutert, der Zusammenhang von

Gröÿe des Patches und ODD relevant. Somit wird die Ratio-Berechnung auch hier angewandt

ODD:ZP Ratioj =

n∑
j = 1

ODDj
Fj

ODD −N i

(5.8)

Diese Ratio wird für weitere Analysen verwendet und beschreibt, wie die Konnektivitätsratio 1.

Grades, eine höhere Konnektivität bei niedrigem Wert.

5.2.3 Charakterisierung von Waldfragmenten anhand von artspezi�schen Indizes

Bei artspezi�schen Analysen müssen unterschiedliche ökologisch relevante Faktoren berücksichtigt wer-

den. Hierbei spielen unter anderem die Eigenschaften der Landober�äche, die nicht als Habitat de�niert

wurde (die sog. Matrix), die Perzeption und Ansprüche einer Art, sowie artspezi�sche Ausbreitungs-

muster eine Rolle. Diese Faktoren wurden in dieser Arbeit in ein Modell integriert, um zu analysieren,

wie sich Individuen in einer Landschaft bewegen. Hierbei werden Informationen bezüglich der Zeit von

Emigration bis Immigration oder der Anzahl von Immigranten bzw. erfolgreicher Emigranten gewon-

nen.

Ausbreitungsregeln und Eigenschaften der Matrix Unterschiedliche Regeln der Ausbreitung

wurden in Programmen integriert, welche im Rahmen dieser Arbeit entwickelt wurden und im folgen-

den erläutert werden. Hierbei hat auch die Matrix Ein�uss auf die Ausbreitungsrichtung, sowie den
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Energieverlust des Organismus, da geeignetere Landober�ächenklassen potentiell eine höhere Anzie-

hungskraft bzw. geringere Kosten für die Migration der Individuen haben.

Es wurde de�niert, dass startende Individuen sich vom Rand eines Patchs nach auÿen hin aus-

breiten, wobei die Anzahl der startenden Individuen (1-∞) je Patch konstant ist. Die Bewegungsrich-

tung erfolgt zufällig innerhalb eines vorwärts gerichteten Halbkreis mit dem Radius der artspezi�schen

Schrittlänge (1-∞). Optional kann eine Gewichtung der Auswahl der Bewegungsrichtung durch zwei

Faktoren eingeführt werden. Diese Faktoren sind erstens eine Eignungsmatrix, deren Wertebereich von

0 (nicht geeignet) bis 100 (optimal geeignet) reicht. Zweitens de�niert ein Perzeptionsradius (0-∞)

mit einem Attraktionswert (1-∞), wann und wie stark sich Individuen zu Patches hin orientieren.

Diese Faktoren gewichten die zufällige Auswahl der Bewegungsrichtung (180◦ Bereich) unterschiedlich

stark und müssen basierend auf artspezi�schen Informationen oder generalisiert für z. B. Generalisten

vs. Spezialisten (Tischendorf et al., 2003) de�niert werden. Die Eignungsmatrix wird mit der, vor-

her gleichen, Wahrscheinlichkeit für alle Pixel multipliziert und auf die Anzahl Pixel normiert. Pixel

mit hohen Eignungswerten bekommen somit höhere Wahrscheinlichkeiten zugewiesen, während Pixel

mit niedrigen Werten eine geringe Wahrscheinlichkeit besitzen für den nächsten Schritt ausgewählt zu

werden. Ein Attraktionswert für Patches von 2 verdoppelt die Wahrscheinlichkeit, dass der nächste

Schritt in Richtung eines Patches gemacht wird. Hierbei wird jedoch die Eignungsmatrix weiterhin

berücksichtigt wodurch die Wahrscheinlichkeit der Bewegung in Gebieten mit z. B. geringen Eignungs-

werten weiterhin unwahrscheinlicher bleibt. Auÿerdem hat die De�nition der Schrittlänge Ein�uss auf

das Potential, inadäquate Bereiche der Eignungsmatrix durch höhere Schrittlängen zu überspringen.

Des Weiteren ist für einige Analysen der Energieverlust (Anfangsenergiewert: 1-∞) des Individuums

während der Migration relevant, welcher durch eine Kostenmatrize (1-∞) quanti�ziert wird, wobei der

Wert 0 in der Kostenmatrize für eine nicht permeable Landober�äche steht. Individuen, deren Energie

aufgebraucht ist, werden nur dann als erfolgreiche Emigranten gezählt, wenn sie ihre Energie in einem

Patch aufgebraucht haben. Bei fehlender Eingabe der optionalen Kostenmatrix wird ein konsistenter

Wert von 1 für die gesamte Landschaft de�niert.

Ausgaben Die Ausgaben der Ausbreitungsmodelle di�erieren je nach Modul: r.pi.searchtime un-

tersucht die Suchzeit, während r.pi.energy die Anzahl Immigranten, erfolgreiche Emigranten und Mi-

granten berechnet. Diese Ausgaben der entwickelten Programme werden im Folgenden detaillierter

erläutert. Die Angabe einer Kostenmatrix, sowie Anfangsenergie ist nur für r.pi.energy möglich. In

dieser Arbeit werden jeweils drei Szenarien unterschiedlicher Matrixeigenschaften analysiert, deren

Einstellungen in Tabelle 5.1 zu �nden sind. Die Werte für die Kosten- und Eignungsmatrix sind in

Tabelle 5.2 dargestellt. Neben den rein statistisch relevanten Werten, wie die Anzahl von Individuen

oder der prozentuale Anteile der immigrierten Individuen bzw. die maximale Schrittanzahl bis das

Modell stoppt, sind weitere Parameter, wie die Schrittlänge, der Perzeptionsradius und der Attrakti-

onswert anzugeben. Hierbei haben di�erierende Schrittlängen, neben einem vergleichenden Charakter,

den Ein�uss, dass höhere Schrittlängen Hindernisse überspringen können. Da in dieser Untersuchung

alle Barrieren berücksichtigt werden sollen, ist die Minimallänge verwendet worden. Die Wertebereiche

im Perzeptionsradius und dem Attraktionswert, sowie die der Eignungs- und Kostenmatrize basieren

auf theoretischen generalisierten Annahmen der Ausbreitungsfähigkeit von Chiropteren und Amphibi-

en (pers. Komm. J. Fahr und J. Penner) und orientieren sich des Weiteren an theoretischen Werten

von Tischendorf et al. (2003).
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Tabelle 5.1: Einstellungen der Parameter für die artspezi�sche Ausbrei-

tungsanalyse.

Suchzeit

n % SL PR AW EM

SZ-0 10000 80 1 2 2 EM-0

SZ-1 10000 80 1 2 2 EM-1

SZ-2 10000 80 1 2 2 EM-2

Energie

n % SL PR AW EM KM E

EN-0 10000 80 1 2 2 EM-0 KM-0 50

EN-1 10000 80 1 2 2 EM-1 KM-1 50

EN-2 10000 80 1 2 2 EM-2 KM-2 50

n=Anzahl der startenden Individuen/Patch; %= prozentuale Anzahl der

erfolgreich immigrierten Individuen bevor Modell stoppt; SL= Schrittlänge

(Px, hier 1 km ); PR=Perzeptionsradius (Px, hier 1 km );

AW=Attraktionswert; EM=Eignungsmatrize; KM=Kostenmatrize;

E=Anfangsenergie je Individuum.

Tabelle 5.2: Einstellungen der Eignungsmatrize und Kostenmatrize für die Suchzeit, Immigranten,

erfolgreiche Emigranten und Migranten Analyse.

Eignungsmatrize

Wald Deg. Wald/Agrik. Guineasav. bis Sahel Wasser/Urban

EM-0 100 100 100 100

EM-1 100 75 50 0

EM-2 100 50 25 0

Kostenmatrize

Wald Deg. Wald Guineasav. bis Sahel Wasser/Urban

KM-0 1 1 1 1

KM-1 1 2 3 100

KM-2 1 5 10 100
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5.2.3.1 Suchzeit

Die Analyse der Zeit zwischen Emigration und Immigration ist ein weiteres Maÿ zur Ableitung der

Konnektivität und bezieht artabhängige Ausbreitungsmuster, sowie die Eignung der umgebenden Ma-

trix mit ein. Die Suchzeit (SZ)gibt die mittlere Anzahl Schritte wieder, die alle startenden Individuen

(n von Patchi) bis zur Immigration in einen neuen Patch gebraucht haben. Aufgrund von potentiell nie

immigrierenden Individuen ist der Wert für den prozentualen Anteil der immigrierten Individuen und

die maximale Schrittanzahl anzugeben, bei dem das Modell stoppt. Dies sind technische Parameter, die

unabhängig von artspezi�schen Eigenschaften sind. Die Schrittlänge de�niert die Anzahl Pixel je Schritt

und erlaubt vergleichende Analysen bei unterschiedlichen Werten, wobei hier auch das Potential von

höheren Schrittlängen Barrieren zu überschreiten einen Ein�uss hat. Auch der Perzeptionsradius (PR)

und der Attraktionswert (AW) kann die Suchzeit verkürzen, indem Individuen schneller in Patches

immigrieren. Diese Parameter müssen artspezi�sch de�niert werden oder es muss ein Wertebereich von

potentiellen Eigenschaften analysiert werden. Somit haben Fragmente, mit geringen Suchzeitwerten

eine hohe Konnektivität, während Individuen aus Patches mit hohen Suchzeiten sehr lange brauchen,

um erfolgreich zu immigrieren, was ein Zeichen für einen hohen Isolationsgrad ist.

5.2.3.2 Anzahl Immigranten

Die Anzahl der Immigranten (IMMI) je Patch ist ein Hinweis auf die Lage im Raum und die Eigenschaf-

ten der umgebenden Matrix. Dieser Wert wird für Individuen gezählt, welche in diesem Patch geendet

sind, nicht, wenn sie durch dieses Fragment migriert sind, also nach der Immigration wieder emigriert

sind. Individuen, die wieder in den Ursprungspatch immigriert sind, werden nicht als Immigranten

gezählt. Hohe Werte besitzen zentrale Patches, während niedrige Immigrantenzahlen isolierte Patches

beschreiben. Hierbei ist auch die Eigenschaft der Matrix relevant. Für diese Analyse sind die gleichen

Parameter obligat wie schon bei der Suchzeit erläutert, zusätzlich muss noch die Anfangsenergie (E,

Tab. 5.1) und optional eine Kostenmatrize (Tab. 5.2) angegeben werden.

5.2.3.3 Erfolgreiche Emigranten

Die Anzahl der erfolgreichen Emigranten (EE) in Prozent der gesamten Emigranten je Patch, welcher

für alle Patches gleich ist (n), wird als die Anzahl von Individuen gezählt, welche in einem Patch

geendet sind, unabhängig davon, ob sie vorher durch ein Fragment migriert sind oder nicht. Dieser

Wert ist im Gegensatz zu der Anzahl der Immigranten der Wert der Individuen des eigenen Patches

und sagt die Überlebenswahrscheinlichkeit von emigrierten Individuen aus. Hohe Werte deuten auf

eine optimale Verbundenheit hin, während niedrige Werte isolierte Patches beschreiben.

5.2.3.4 Erfolgreiche Migranten

Individuen, die durch ein Fragment migriert sind, jedoch ihre Energie nicht in diesem aufgebraucht

haben, sondern wieder emigriert sind, werden als Migranten gezählt (EM). Dies ist für die Analyse

von Korridoren oder Trittsteinen relevant. Die Anzahl der Migranten wird weiter unterteilt in die pro-

zentuale Anzahl der erfolgreichen Migranten, d.h. die Migranten, die nach der Emigration aus dem

jeweiligen Patch in einem anderen Patch geendet sind, sowie der nicht erfolgreichen Migranten, die

in der Matrix geendet sind. Somit sind Fragmente mit hohen prozentualen Werten von erfolgreichen
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Migranten sogenannte Korridore oder Trittsteine und damit wichtig für die Konnektivität einer Land-

schaft.

5.2.4 Indizes zur Eruierung der Bedeutung einzelner Fragmente für die Integrität

der Landschaft

Die Analyse der Relevanz einzelner Patches für die Integrität der Landschaft liefert Informationen zur

Prioritätssetzung beim Schutz einzelner Fragmente. Hierfür werden Patches iterativ aus der Landschaft

entfernt. Die dadurch verursachten Di�erenzen bei anderen Patches für den jeweiligen Indexwert werden

dem entfernten Fokus-Patch zugewiesen. Diese Analyse basiert auf strukturellen Maÿen, Distanz des

1. ENN und individuenbasierten Indizes und werden im folgenden einzeln erläutert.

5.2.4.1 Patchrelevanz basierend auf Distanz und Fläche des ENN

Zur Analyse der Relevanz eines Patches bezüglich Distanz und Fläche des 1. ENN wurde mit einem in

dieser Arbeit entwickelten Programm (r.pi.ENN.i), jedes Fragment iterativ entfernt und die Di�erenz,

die dies bei den verbliebenen Patches erzeugt hat, dem FPi zugewiesen.

Distanz Die Bedeutung eines Patches für die Konnektivität, hier die Distanz zum 1. ENN, in der

Landschaft wird erst nach Entfernen des jeweiligen Patches sichtbar. In Abbildung 5.7 ist der Fokus-

Patch (FPi) mit drei Fragmenten dargestellt, deren 1. ENN der FPi ist. Nach Entfernen des FP erhöht

sich die Distanz zum 1. ENN für diese Fragmente und die Di�erenz wird dem FPi zugewiesen. Hierbei

können sich nur positive Werte ergeben, je höher diese sind, desto höher ist die Bedeutung für die

betro�enen Fragmente in der Landschaft. Dies lässt Rückschlüsse auf die Bedeutung der Konnektivität

eines Fragments für alle Patches in der Landschaft zu.

Die Patchrelevanz der Distanz (Pr-D) wird wie folgt berechnet

Pr-D =

n∑
j = 1

δj−1 −
n∑

j= 1

δj

n

(5.9)

Hier ist δ die Distanz zum 1. ENN, von dem die Di�erenz nach Entfernen eines Patches berechnet

wird (δn−1). n ist die Anzahl von Patches, die von dem Entfernen des Patches betro�en sind.

Fläche Neben der Distanz ist auch die Fläche eines Patches für die benachbarten Fragmente wichtig.

So kann der Wegfall eines nahen aber kleinen Patches eine andere Relevanz für die Landschaft haben,

als die Entfernung eines groÿen Patches mit gleicher Entfernung. Die Werte für Patchi nehmen negative

Werte an, wenn der Wegfall von FPi als 1. ENN zu kleinen nächsten Nachbarn für alle betro�enen

Fragmente führt, da der Wegfall eine Reduktion der Gröÿe des 1. ENN zur Folge hat. Somit bedeuten

hohe positive Werte, dass die Entfernung dieses Fragments zu ENNs mit höheren Flächengröÿen für

die jeweiligen Patches führt.

Die Relevanz des Patches bezüglich Fläche (Pr-F) wird mittels der Di�erenz der Fläche des 1. ENN

mit und ohne den Fokus-Patch in der Landschaft berechnet
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Abbildung 5.7: Patchrelevanz. Beispiel der Relevanz ei-

nes Fragments für die Konnektivität anderer

Patches in der Landschaft (mit heller Um-

randung) für die der Fokus-Patch (FPi) der

1. ENN war. Für diese Patches ergibt das

Entfernen von FPi eine höhere Distanz zum

1. ENN.

FPi

Pr-F =

j → n∑
j = 1

ϕj−1 −
n∑

j= 1

ϕj

n

(5.10)

Hier ist ϕ die Gröÿe des 1. ENN, von dem die Di�erenz nach Entfernen eines Patches berechnet

wird (ϕn−1). n ist die Anzahl von Patches, die von der Di�erenz betro�en sind.

Anteil beein�usster Fragmente Um Aussagen über die Rolle von Fragmenten zur Aufrechterhal-

tung der räumlichen Integrität in einer Landschaft tre�en zu können genügt die Information über die

mittlere Di�erenz in der Distanz oder Gröÿe alleine nicht. Zusätzlich wird der prozentuale Anteil der

beein�ussten Patches berücksichtigt. Neben der Information über die Di�erenz von Distanz und Gröÿe

des 1. ENN kann nun die Aussage getro�en werden, dass eine hohe Di�erenz in der Distanz entsteht

und gleichzeitig ein hoher prozentualer Anteil der umliegenden Patches betro�en ist.

5.2.4.2 Patchrelevanz basierend auf Suchzeit und Emigrantenzahl

Die Analyse der Suchzeit sowie Emigrantenzahlen, wie in Abschnitt 5.2.3 erläutert, wurde durch die

Analyse der Patchrelevanz erweitert. Jeder Patch wird iterativ aus der Landschaft entfernt und das

individuenbasierte Ausbreitungsmodell wieder ausgeführt. Die mittlere Di�erenz, welche die Entnahme

des Patches FPi für alle anderen Patches im Gegensatz zu einem Modell mit allen Patches verursacht,

wird diesem Patch zugewiesen. Bei hohen Werten kann die Aussage getro�en werden, dass die Ent-

nahme des Patches eine groÿe Di�erenz in der Suchzeit bzw. erfolgreichen Emigrantenzahl hervorruft.

Die hier durchgeführten Analysen der Module r.pi.searchtime.i und r.pi.energy.i ergeben die mittleren

Di�erenzen in der Suchzeit (Pr-SZ) sowie erfolgreicher Emigrantenzahlen (Pr-EE):

Pr-SZ bzw.Pr-EE =

n∑
j = 1

ξj−1 −
n∑

j= 1

ξj

n

(5.11)

Hier steht ξ für die Suchzeit oder prozentualen Anteil erfolgreicher Emigranten, von dem die Dif-

ferenz nach Entfernen eines Patches berechnet wird (ξn−1). n ist die Anzahl von Patches, die von der

Di�erenz betro�en sind.
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Die Patchrelevanz basierend auf Suchzeit und dem Anteil erfolgreicher Emigranten wurde zum

einen nur für einen Ausschnitt in der Elfenbeinküste um den Taï Nationalpark durchgeführt und zum

anderen für das gesamte Untersuchungsgebiet, jedoch nur auf Fragmenten, die nach einer 5x5 Modal-

wert�lterung gröÿer als 100 km2 sind. Dies begründet sich durch den hohen Prozessierungsaufwand

der Kombination des iterativen Entfernens und der individuenbasierten Ausbreitungsmodellen.

5.2.5 Distinkte Klassen von Indizes

Die Berechnung verschiedener Indizes führt zu einer Vielzahl von Resultaten, die einzeln untersucht

werden müssen, um umfassende Informationen bezüglich der räumlichen Attribute eines Patches in der

Landschaft zu bekommen. Eine Gruppierung basierend auf Klassi�kationen von räumlichen Charakte-

ristika vereinfacht die Analyse der Landschaft, wobei Gruppen von Fragmenten ähnlicher multidimen-

sionaler Eigenschaften erstellt werden. Die Eingangsparameter sind similarity Indexwerte (Manhattan

Methode) von vorher standardisierten räumlichen Indizes der Patches (Legendre und Legendre, 1998;

Krebs, 1989). Hierfür wurden die oben erläuterten Indizes verwendet. Für die Cluster-Bildung der Frag-

mente wurde eine robuste k-means Partitionierung verwendet (PAM, Partitioning Around Medoids),

deren fakultative Angabe der Anzahl von Clustern mittels der iterativen Auswahl von Clusteranzahlen

und dem Calinski Kriterium (cascadeKM ) bestimmt wurde. Hierbei werden unterschiedliche Clus-

teranzahlen überprüft und die am besten geeignete Anzahl ermittelt (Legendre und Legendre, 1998;

Weingessel et al., 1999). Der Calinski-Index wird berechnet durch

Calinski =
SSB

(K−1)

SSW
(n−K)

(5.12)

Hierbei ist n die Anzahl von Punkten und K ist die Anzahl der Cluster. Des Weiteren ist SSW

die Summe der quadrierten Residuen in den Clustern und SSB die Summe der quadrierten Residuen

zwischen den Clustern. Somit ist eine möglichst hohe Diskrepanz zwischen den Clustern eine Aussage

bezüglich der optimalen Cluster-Anzahl.

5.2.6 Erklärungswert von Indizes für räumliche Biodiversitätsmuster

Zur Erklärung von räumlichen Biodiversitätsmustern stehen modellierte Chiropteren und Amphibi-

en Daten von Kooperationspartner (Universität Ulm, Museum Berlin) zur Verfügung und die hier

berechneten Indizes für die Regenwaldgebiete. Zur Analyse des Erklärungswert wird ein multivariates

lineares Modell (Generalized Linear Modell, GLM) mit einer vorgeschalteten Variablenreduktion (step-

wise backward) verwendet. Die Chiropteren Modellierung beinhaltet 109 Arten (pers. Kommunikation

J. Fahr, 2008), während die Amphibien Modellierung nur die 35 Arten, die auf der Rotenliste des

Global Amphibian Assessment (GAA)1 aufgeführt sind, beinhaltet (pers. Kommunikation J. Penner,

2008). Die beiden Modellierungen wurden mittels MaxEnt (Phillips et al., 2004, 2006b), den gleichen

Umweltparametern und auf 1 km räumlicher Au�ösung durchgeführt.

1http://www.globalamphibians.org/
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Abbildung 5.8: SHAPE-Index von Waldfragmenten welcher die Formkomplexität beschreibt.

5.3 Ergebnisse

Die Ergebnisse sind in zwei Abschnitte der realen und de�nierten Landschaften gegliedert. Der erste

Abschnitt ist zusätzlich in die Ergebnisse der Charakterisierung von strukturellen Indizes, individuen-

basierten Indizes und die Relevanz einzelner Fragmente für die Integrität der Landschaft, sowie des

Erklärungswertes für räumliche Biodiversitätsmuster von Chiropteren und Amphibien gegliedert.

5.3.1 Charakterisierung von Waldfragmenten anhand von strukturellen Indizes

Grundlegende Attribute wie die Gröÿe von Fragmenten, ihre Distanz zum 1. ENN und die Form sind

für die Waldfragmente im Untersuchungsgebiet berechnet worden. Der SHAPE-Index ist in Abbildung

5.8 abgebildet und zeigt komplexe Formen für die groÿen Waldgebiete im Westen und mittlere SHAPE-

Index Werte für Waldgebiete um den Nationalpark Cross River in Nigeria. Kompakte Formen weisen

vor allem kleine Fragmente auf, die sich über das komplette Untersuchungsgebiet erstrecken.

5.3.1.1 Euklidischer Nächster Nachbar

Ergebnisse von Analysen, welche Attribute von Euklidischen Nächsten Nachbarn (ENN) verwenden

und weiterführende Aussagen als die Distanz zum 1. ENN erlauben, werden im folgenden dargestellt.

Die Summe aller Distanzen vom Fokus-Patch zu allen Ziel-Patches in der Landschaft ist in Ab-

bildung 5.9a zu sehen. Niedrige Summen weisen besonders die Fragmente in der Agglomeration von

Patches im Zentrum des Untersuchungsgebiets auf. Die Begrenzung der Analyse auf die Distanzen der

ersten 10 Nächsten Nachbarn und die Untersuchung der Veränderung dieser Distanzen (Steigung und

Schnittpunkt der Regressiongerade) ist in Abbildung A-1 (Appendix Seite XIV) dargestellt. Die Ergeb-

nisse dieser Veränderung zeigen für den überwiegenden Teil der Fragmente negative Werte. Somit kann

die generelle Aussage getro�en werden, dass die Distanzen zwischen den Patches von weiter entfernten

Nachbarn niedriger als die zu den ersten benachbarten Fragmenten sind. Die Resultate der Schnitt-

punkte mit der y-Achse von der Regressiongerade sind dagegen sehr variabel. Niedrige Schnittpunkte

und somit niedrige Distanzen zwischen den ersten NN sind für einige Fragmente im Konglomerat in

Ghana zu erkennen, mittlere Werte weisen die groÿen Waldgebiete in der Elfenbeinküste und Liberia
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auf. Besonders hohe Schnittpunktwerte wurden dem Waldgebiet um den Cross River in Nigeria zu-

gewiesen, was hohe Distanzen zu den ersten nächsten Nachbarn bedeutet. Die Berücksichtigung der

Steigung der Regressiongerade mit dem Schnittpunkt kann somit die grundsätzliche Isolation, sowie

deren Entwicklung über die weiteren Nachbarpatches beschreiben. Die negative Steigung der Wald-

gebiete in Nigeria zusammen mit einem sehr hohen Schnittpunkt, weist auf hohe Ausgangswerte der

Distanzen zu den ersten nächsten Nachbarn hin. Gekoppelt mit einer Abnahme der Isolation zwischen

entfernteren Fragmenten kann postuliert werden, dass die Anfangsisolation für diese Fragmente sehr

hoch ist, aber sukzessiv bis zum 10. NN sinkt. Niedrige Anfangsisolationswerte bei ähnlicher Entwick-

lung der Distanzen zwischen benachbarten Fragmenten weisen die Waldgebiete in Ghana auf, womit

ihre grundsätzlich geringere Isolation ausgesagt werden kann.

Die Verrechnung der Distanz zum 1. ENN mit dessen Gröÿe dargestellt in Abbildung 5.9b, zeigt

auch ein heterogenes Bild. Hohe Werte, wie in Liberia und Nigeria zu sehen, deuten auf hohe Distanzen

zum 1. ENN bei gleichzeitig geringer Gröÿe des 1. ENN hin. Die Verrechnung von Distanz zum 1.

NN und die Flächengröÿe von Fokus- und Ziel-Patch berücksichtigt nicht nur die reine Distanz, wie

oben beschrieben. Hier ergeben sich Muster, die von der der reinen Distanzanalysen abweichen. Die

Hinzunahme der Gröÿe des Fokus-Patch (FP) bei der Berechnung der DFij Ratio ändert das Bild

(Abb. 5.10a). Hier sinken die vorher hohen DFj Werte (Abb. 5.9b) drastisch für alle groÿen Fragmente

im Untersuchungsgebiet, wogegen einzelne isolierte kleine Fragmente in Ghana und im Osten der

Elfenbeinküste höhere Werte bei DFij aufweisen. Somit besitzen kleine Fragmente mit entferntem

kleinen 1. ENN hohe Werte und vice versa.

5.3.1.2 Omnidirektionale Distanz

Eine Weiterentwicklung der Analysen von Attributen de�nierter Nachbarn ist die Untersuchung aller

benachbarter Fragmente, unabhängig von deren Anzahl oder Lage.

Anzahl omnidirektionaler Nachbarn In Abbildung 5.10b ist die Anzahl von Nachbarn angegeben,

die eine hohe Variabilität erkennen lässt. Der Nationalpark Taï im Westen der Elfenbeinküste weist

121 Nachbarn auf, die in die Analyse der omnidirektionalen Distanz ein�ieÿen, wogegen Fragmente

in Ghana teilweise weniger als 10 Nachbarn besitzen. Dies lässt einserseits Rückschlüsse auf deren

Form oder Gröÿe zu, da gröÿere bzw. längliche Fragmente eine höhere Wahrscheinlichkeit auf mehr

Nachbarn haben und andererseits auf ihre räumliche Lage, ob sie sich in einem Konglomerat von

anderen Fragmenten be�nden.

Omnidirektionale Konnektivität (1. Grades) Die Untersuchung der omnidirektionalen Distanz

als Erweiterung der Analyse des 1. ENN weist di�erierende Ergebnisse zu denen der euklidischen

Distanz auf. Die mehr als 120 Fragmente um den Nationalpark Taï und die benachbarten groÿen

Waldgebiete in Liberia sind sehr proximat, da die ODD-F Ratio vom Fokus-Patch geringe Werte auf-

weist (Abb. 5.11a). Auch das groÿe Waldgebiet in Nigeria angrenzend an Kamerun hat eine geringe

omnidirektionale Isolation, wogegen die nördlich gelegenen Fragmente hohe Werte zugewiesen bekom-

men. Deren Isolation ist aufgrund ihrer Lage im Norden des Gebiets nachvollziehbar, auch wenn die

Analyse auf Gebiete südlich der Savannengebiete begrenzt wurde. Somit lassen sich weiterführende In-

formationen der räumlichen Anordnung gewinnen und es kann die niedrige omnidirektionale Isolation

einiger Gebiete, wie den Taï Nationalpark, postuliert werden. Jedoch beschränkt sich diese Aussage
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Abbildung 5.9: Charakterisierung der Fragmenten anhand der Distanz und Fläche zu Patches. Darstellung

der Charakterisierung anhand der Verrechnung von Distanz und Fläche zu umgebenden Patches.
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Abbildung 5.10: Charakterisierung anhand der Distanz und Fläche und omnidirektionaler Nachbarn von

Patches. Darstellung der Charakterisierung anhand der Verrechnung von Distanz und Fläche von Pat-

ches und der Anzahl omnidirektionaler Nachbarn je Patch.

67



Kapitel 5: Räumliche Anordnung von Waldfragmenten Ergebnisse

Tabelle 5.3: Paarweise Korrelation der strukturellen Indizes untereinander (Spearman-Rank Korrelationskoe�zient,

n= 2052).

Fläche SHAPE ENN ODD.no ODD:Fi ODD:Fij pD.o�set pD.slope DFijij ENNsum

Fläche � 0.93 0.00 0.33 −0.39 0.07 0.04 −0.02 −0.33 −0.09
SHAPE 0.93 � −0.03 0.34 −0.35 0.08 0.03 −0.02 −0.29 −0.08

ENN 0.00 −0.03 � −0.14 0.53 0.20 0.46 −0.35 0.35 −0.09
ODD.no 0.33 0.34 −0.14 � −0.11 0.38 0.05 −0.04 −0.08 −0.05
ODD:Fi −0.39 −0.35 0.53 −0.11 � 0.48 0.42 −0.28 0.55 −0.08
ODD:Fij 0.07 0.08 0.20 0.38 0.48 � 0.38 −0.19 0.28 −0.07
pD.o�set 0.04 0.03 0.46 0.05 0.42 0.38 � −0.70 0.23 −0.22
pD.slope −0.02 −0.02 −0.35 −0.04 −0.28 −0.19 −0.70 � −0.25 0.08

DFijij −0.33 −0.29 0.35 −0.08 0.55 0.28 0.23 −0.25 � 0.00

ENNsum −0.09 −0.08 −0.09 −0.05 −0.08 −0.07 −0.22 0.08 0.00 �

auf die ersten benachbarten Fragmenten, die Verbundenheit der weiteren Nachbarn wird mit Hilfe der

Analyse der Konnektivität 2. Grades gewonnen.

Omnidirektionale Konnektivität (2. Grades) Die Ergebnisse der omnidirektionalen Konnektivi-

tät der Nachbarn des Fokus-Patchweisen hohe Di�erenzen zu dem des 1. Grades auf (Abb. 5.11b). Die

groÿen Waldgebiete im Westen des Untersuchungsgebiets haben auch eine geringe Isolation im 2. Grad

der omnidirektionalen Konnektivität, wogegen das Waldgebiet im Osten Nigerias eine der höchsten

Werte im Untersuchungsgebiet aufweist. Die Ansammlung kleiner Fragmente im Zentrum des Unter-

suchungsgebietes weisen geringe Isolationwerte auf, nur die marginal gelegenen Patches haben wieder

höhere Werte, da ihre Nachbarn auch isoliert liegen. Somit ist die obige Aussage der vergleichbar nied-

rigen Isolation 1. Grades der Fragmente in der Elfenbeinküste und in Nigeria durch die Analyse der

weiteren räumlichen Attribute relativiert worden. Die Nachbarn der Fragmente im Westen des Un-

tersuchungsgebiets sind auch gering isoliert, wogegen die Nachbarn der Patches in Nigeria eine sehr

geringe Verbundenheit aufweisen.

5.3.1.3 Vergleich der Indizes

Die Untersuchung der Zusammenhänge der strukturellen Indizes ergab auÿer für Fläche und SHAPE,

sowie pD.slope und pD.o�set keine hohen r2-Werte (Tab. 5.3 ). Hierbei weisen pD.slope und pD.o�set

einen negativen Zusammenhang auf, dies kann als Existenz von verbundenen Fragmenten interpre-

tiert werden, deren weiter entfernten Nachbarn isolierter sind (hohe pD.slope bei niedrigen pD.o�set

Werten). Somit kann kann davon ausgegangen werden, dass in dieser Landschaft ein starker Anstieg

der Isolation der Nachbarn bei Patches deren ersten Nachbarn sehr nah sind, zu �nden ist. Für alle

anderen Indizes wurden keine hohen Korrelationswerte gefunden. Somit können diese als nicht kolinear

angesehen werden und als Lieferanten von unabhängigen weiterführenden Maÿen zur Beschreibung der

räumlichen Anordnung von Fragmenten.
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Abbildung 5.11: Omnidirektionale Konnektivität 1. und 2. Grades (korrigierte Isolation für den Fokus-Patch und

dessen Umgebung der Ziel-Patches )
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Abbildung 5.12: Zusammenfassung struktureller Indizes. k-means Partitionierung von strukturellen Indizes in 14

Klassen (von ursprünglich 18).

5.3.1.4 Distinkte Klassen von Waldfragmenten basierend auf strukturellen Indizes

Die Bereitstellung individueller Indizes für die Analyse der Landschaft ist relevant, da unterschiedliche

Indizes di�erierende Ergebnisse ausgeben, die je nach Fragestellung weiterführende Informationen lie-

fern. Zur holistischen Analyse der Attribute von Fragmenten in einer Landschaft ist jedoch auch deren

Zusammenfassung zu Gruppen gleicher Attribute erforderlich. Diese kann für eine allgemeine Aussage

der Landschaftseigenschaften genutzt werden und einen ersten Überblick liefern. Die hier durchgeführ-

te k-means Partitionierung basiert auf den oben dargestellten Eingangsparametern. Die Auswahl der

Anzahl optimaler Cluster nach dem Calinski Kriterium ergab 18 (Abb. A-2a im Appendix auf Seite

XV).

Für die graphische Darstellung der Partitionierung wurden benachbarte gering vertretende Cluster

(mit einer gesamten Flächengröÿe aller Patches ≤ 100 km2) zusammengefasst (1-3= 1;16-18= 14) und

so 18 Clustern zu 14 reduziert (Abb. 5.12). Diese Klassi�zierung zeigt die Anordnung von Fragmenten

bezüglich ihrer räumlichen Attribute auf und die grobe Unterteilung von Patches in groÿe verbundene

und kleine isolierte wird sichtbar. Hierbei erkennt man, dass der groÿe Komplex von Waldgebieten in

Liberia und der Elfenbeinküste eine eigene Klasse ergibt, die gröÿenmäÿigen folgenden Fragmente bil-

den eine weitere Klasse, wie auch die kleinen Fragmente in Ghana. Jedoch ist hierbei gut zu erkennen,

dass die Fragmentklassen über die reine Unterteilung in Gröÿenklassen hinausgeht. Im Konglomerat in

Ghana und dem Osten der Elfenbeinküste be�nden sich Fragmente, die trotz ihrer vergleichbaren Grö-

ÿe einer anderen Klasse angehören und somit di�erierende weitere räumliche Attribute besitzen. Hier

spielen o�ensichtlich weitere Maÿe der räumlichen Anordnung, wie die Konnektivität eine entschei-

dende Rolle und liefern somit relevante Hinweise für ökologische Fragestellungen. Die Verwendung von

Klassen statt einzelner Maÿe liefert somit einen Überblick über Fragmente unterschiedlicher räumlicher

Anordnung, auf die aufbauend detailliert Indizes untersucht werden können, mit Fokus auf spezielle

Fragestellungen, wie z. B. Fragmenteignung in Bezug auf artspezi�sche Habitatansprüche.
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5.3.2 Charakterisierung von Waldfragmenten anhand von artspezi�schen Indizes

Im Folgenden sind die Ergebnisse der artspezi�schen Konnektivität dargestellt. Die drei Szenarien der

Suchzeit (ST) bzw. Erfolgreicher Emigranten (EE) 0-2 besitzen eine ansteigend inadäquate Matrix. Für

einen Vergleich der Graphiken wurde die Farblegende je Index für die Werteskalen alle drei Szenarien

kongruent gehalten. Teilweise besitzen extrem kleine isolierte Fragmente Maximalwerte, die jedoch

aufgrund der Darstellung schlecht oder gar nicht zu erkennen sind, jedoch erscheinen diese Werte in

der Farblegende.

5.3.2.1 Suchzeit

Die Suchzeit von Emigranten (SZ) aus dem Fokus-Patch bis zur Immigration beschreibt die artenab-

hängige Konnektivität basierend auf den Eigenschaften der oben beschriebenen Eignungsmatrix.

Für Szenario SZ-0 (Abb. 5.13a) sind hohe Suchzeiten für die groÿen Waldfragmente im Westen

der Elfenbeinküste und in Liberia und niedrige Werte für die Agglomerationen kleiner Fragmente in

Ghana oder Nigeria zu erkennen. Somit kann postuliert werden, dass die Zeit bis zur Immigration in

umliegende Patches für die groÿen Waldfragmente im Westen höher ist, als im Zentrum oder im Osten

des Untersuchungsgebiets. Dieses Muster ändert sich leicht für das SZ-1 Szenario (Abb. 5.13b). Hier

zeigen sich niedrigere Zeiten bis zur Immigration in benachtbarte Patches besonders für die groÿen

Waldfragmente im Westen, die im Szenario SZ-2 noch weiter verringert werden (Abb. 5.14a). Dieser

Trend zu geringeren Suchzeiten bei restriktiveren Eignungsmatrizen ist für den Groÿteil der Fragmente

zu postulieren. Demzufolge kann davon ausgegangen werden, dass keine bzw. wenig Korridore zwischen

den Fragmenten bestehen, die die Zeit zwischen Emigration und Immigration reduzieren.

Der Trend zwischen den Szenarien zeigt eine sinkende Suchzeit für den Nationalpark Taï und die

angrenzenden groÿen Gebiete in Liberia mit restriktiveren Kosten- und Eignungsmatrizen auf, was

eine höhere Konnektivität mit ansteigenden Szenarien bedeutet (Abb. 5.19a). Dies steht im eklatanten

Gegensatz zu den Entwicklungen in Ghana oder Nigeria, dort sinken die Suchzeiten nur marginal oder

steigen an mit restriktiveren Matrixeigenschaften. Die Unterschiede in den Suchzeiten sind durch die

Auswirkungen der Eignungsmatrix begründet, die für einige Fragmente im Westen zu niedrigeren und

im Osten zu höheren Suchzeiten führt. Die Unterschiede in den Eigenschaften der umgebenden Matrix

führt zu einer Reduktion in direkten Verbindungen (höhere Suchzeiten) bzw. zu Korridoren zwischen

Fragmenten (niedrige Suchzeiten).

5.3.2.2 Prozentualer Anteil Immigranten

Bei dem prozentualen Anteil der Immigranten (IMMI) von allen emigrierten Individuen ist bei EN-0 der

höchste Wert für die Fragmente im Westen der Elfenbeinküste und in Liberia zu erkennen (Abb. 5.14b).

Die groÿen Patches in Nigeria dagegen weisen niedrige prozentuale Anteile auf, die jedoch noch höher

als die der kleinen Fragmente in Ghana liegen. Der Anteil an Immigranten steigt besonders sichtbar

für die groÿen Fragmente im Osten und Westen des Untersuchungsgebietes bei den Szenarien EN-1

und EN-2 (Abb. 5.15a und 5.15b). Hierbei behalten die Fragmente in Liberia und der Elfenbeinküste

sowie in Nigeria ihre Stellung als Hauptimmigrantenpatches.
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Waldfragmente (n je Patch= 10000)

Abbildung 5.13: Suchzeit zwischen Fragmenten unter di�erierenden Kosten- und Eignungsmatrix Szenarios.
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Abbildung 5.14: Suchzeit und Immigranten zwischen Fragmenten unter di�erierenden Kosten- und Eignungsmatrix

Szenarios.
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(a) Prozentualer Anteil der Immigranten unter Szenario

EN 1 für die Waldfragmente (n je Patch= 10000)
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(b) Prozentualer Anteil der Immigranten unter Szenario

EN 2 für die Waldfragmente (n je Patch= 10000)

Abbildung 5.15: Prozentualer Anteil an Immigranten bei unterschiedlichen Szenarien von Kosten- und Eignungs-

matrix.
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5.3.2.3 Prozentualer Anteil erfolgreicher Emigranten

Der Anteil erfolgreicher Emigranten (EE), also der Individuen, die erfolgreich in ein anderes Fragment

immigriert sind, ist für das EN-0 Szenario in Abbildung 5.16a dargestellt. Hohe Werte sind vor allem für

Patches zu erkennen, in deren Nachbarschaft sich viele andere Fragmente be�nden. Diese prozentualen

Anteile sinken deutlich mit Szenario EN-1 (Abb. 5.16b) und EN-2 (Abb. 5.17a). Im EN-2 Szenario

weisen auch verbunden situierte Fragmente prozentuale Werte der erfolgreich emigrierten Individuen

von unter 10%auf.

In Abbildung 5.19b ist der Trend der erfolgreichen Emigranten von Szenario 0 bis 2 dargestellt.

Dies zeigt, dass die Anzahl erfolgreicher Emigranten z. B. für den Nationalpark Taï und die angrenzen-

den groÿen Gebiete in Liberia mit restriktiveren Kosten- und Eignungsmatrizen nur geringfügig sinken

und somit eine geringere Abnahme in der Konnektivität statt�ndet. Fragmente in Ghana weisen teil-

weise eine starke Abnahme der erfolgreichen Emigranten auf, wodurch auf eine höhere Isolation bei

einer restriktiveren Matrix geschlossen werden kann. Dies lässt sich aufgrund der Eigenschaften der

Eignungsmatrix begründen, die in einigen Gebieten Korridore zwischen Fragmenten mit restriktiver-

en Szenarien bildet bzw. Barrieren, die zu längeren Wegen führen und somit zu geringeren Anteilen

erfolgreicher Emigranten.

5.3.2.4 Prozentualer Anteil erfolgreicher Migranten

Bei der Analyse des prozentualen Anteils von erfolgreichen Migranten (EM), der Extraktion von Frag-

menten deren Position Individuen zu einer erfolgreichen Immigration verholfen haben, weisen besonders

Patches innerhalb eines Netzwerks von Fragmenten hohe Werte auf, wogegen Patches, die am Rande

einer Anordnung von Fragmenten liegen, niedrigere Werte aufweisen (EN-0, Abb. 5.17b). Diese pro-

zentualen Anteile sinken bei einer restriktiveren Kostenmatrize (EN-1, Abb. 5.18a) und erreichen ein

Minimum bei dem Szenario EN-2, welches in Abbildung 5.18b dargestellt ist.

5.3.2.5 Zusammenhang zwischen den Indizes

Für eine Analyse des Zusammenhangs zwischen den artspezi�schen bzw. strukturellen Indizes wur-

den die Korrelationskoe�zienten nach Spearman berechnet, da wegen fehlender Normalverteilung und

Varianzhomogenität der Werte alternative Tests nach Wilcoxon oder Fligner ungeeignet waren (p≤

0.05, n= 2052) (Crawley, 2007b). Die in Tabelle 5.4 aufgeführten Korrelationswerte zeigen, dass die

Flächengröÿe der Fragmente auÿer bei den EN-0 und EN-1 Szenario keinen Ein�uss auf die Immigran-

tenzahlen hat. Hier, wie bei den anderen Indizes auch, sinkt der Korrelationskoe�zient mit restrikti-

verer Eignungsmatrix bzw. Kostenmatrix (Tab. 5.4). Somit hat die Gröÿe keinen Ein�uss, auÿer auf

die prozentuale Anzahl von Immigranten. Dies kann jedoch auch mit der Form zusammenhängen, da

dieser Parameter auch eine leichte Korrelation aufweist. Der Ein�uss der Distanz zum 1. ENN ist ver-

nachlässigbar. Die Werte der erfolgreichen Emigranten sowie der Migranten zeigen keine Korrelationen

zu Gröÿe, Form oder Distanz zum 1. ENN. Teilweise �nden sich hohe Korrelationswerte der Indizes

zwischen den verschiedenen Szenarien, sie sinken jedoch mit restriktiveren Matrizen.

Die Suchzeit zeigt keine Korrelationen mit den Indizes Gröÿe, SHAPE und Distanz zum 1. ENN,

jedoch zwischen den Szenarien der Suchzeit.
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(a) Prozentualer Anteil erfolgreicher Emigranten unter

Szenario EN 0 für Waldfragmente (n je Patch= 10000)
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(b) Prozentualer Anteil erfolgreicher Emigranten unter

Szenario EN 1 für Waldfragmente (n je Patch= 10000)

Abbildung 5.16: Prozentualer Anteil erfolgreicher Emigranten für de�nierte Szenarien unterschiedlicher Eignungs-

und Kostenmatrizen.
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(a) Prozentualer Anteil erfolgreicher Emigranten unter

Szenario EN 2 für Waldfragmente (n je Patch= 10000)
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(b) Prozentualer Anteil erfolgreicher Migranten unter Sze-

nario EN 0 für Waldfragmente (n je Patch= 10000)

Abbildung 5.17: Prozentualer Anteil erfolgreicher Emigranten und Migranten für de�nierte Szenarien unter-

schiedlicher Eignungs- und Kostenmatrizen.
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(a) Prozentualer Anteil erfolgreicher Migranten unter Sze-

nario EN 1 für Waldfragmente (n je Patch= 10000)
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(b) Prozentualer Anteil erfolgreicher Migranten unter Sze-

nario EN 2 für Waldfragmente (n je Patch= 10000)

Abbildung 5.18: Anzahl erfolgreicher Migranten unterteilt nach de�nierten Szenarien der Kosten- und Eignungsma-

trix.
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(b) Trend in dem prozentualen Anteil erfolgreicher Emi-

granten von Szenario 0 bis 2 für Waldfragmente

Abbildung 5.19: Trend in der Suchzeit und Emigrantenzahl von Szenario 0 bis 2
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Tabelle 5.4: Paarweise Korrelation der individuenbasierten Indizes untereinander und mit der Fragmentgröÿe

(Spearman-Rank Korrelationskoe�zient, n= 2052).

Emigranten Immigranten Migranten Fa Sb Dc

EN-0 EN-1 EN-2 EN-0 EN-1 EN-2 EN-0 EN-1 EN-2

Emig.

EN-0 0.94 0.75 −0.08 0.13 0.37 0.95 0.90 0.70 -0.14 -0.11 -0.35

EN-1 0.94 0.84 −0.02 0.22 0.46 0.95 0.94 0.79 -0.09 -0.07 -0.44

EN-2 0.75 0.84 0.02 0.16 0.52 0.81 0.80 0.83 -0.01 -0.01 -0.53

Immi.

EN-0 −0.08 −0.02 0.02 0.92 0.69 −0.04 −0.01 0.10 0.86 0.69 -0.16

EN-1 0.13 0.22 0.16 0.92 0.80 0.17 0.24 0.28 0.77 0.62 -0.25

EN-2 0.37 0.46 0.52 0.69 0.80 0.44 0.49 0.63 0.58 0.48 -0.44

Mig.

EN-0 0.95 0.95 0.81 −0.04 0.17 0.44 0.96 0.82 -0.14 -0.12 -0.48

EN-1 0.90 0.94 0.80 −0.01 0.24 0.49 0.96 0.86 -0.12 -0.09 -0.49

EN-2 0.70 0.79 0.83 0.10 0.28 0.63 0.82 0.86 -0.01 -0.01 -0.59

Suchzeit

SZ-0 SZ-1 SZ-2 Fläche SHAPE ENN

ST0 0.84 0.85 0.33 0.26 0.59

ST1 0.84 0.96 0.34 0.27 0.61

ST2 0.85 0.96 0.34 0.27 0.61

a Fläche
b SHAPE-Index
c Distanz zum 1. Euklidischen Nächsten Nachbarn
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Tabelle 5.5: Erklärungsanteil der strukturellen Indizes für

die Anzahl erfolgreicher Emigranten (EN-0,

GLM, Fehlerfamilie: quasipoisson,n= 2052).

Estimate Std. Error t Wert Pr(>|t|)
(Intercept) 3.6559 0.1073 34.07 0.0000

Fläche 0.0001 0.0000 2.86 0.0043

SHAPE −0.5763 0.0483 −11.93 0.001

ENN −0.0895 0.0093 −9.58 0.001

ODD.N 0.0050 0.0007 7.72 0.001

ODD.ZP −0.0005 0.0000 −9.76 0.001

pD.slope 0.1734 0.0267 6.50 0.001

FPij −0.4667 0.0380 −12.28 0.001

ENNsum 0.0000 0.0000 5.02 0.001

Erklärungsanteil von strukturellen Indizes Die Analyse der prozentualen Anteile aller Im-

migranten hat einen signi�kanten Zusammenhang mit der Gröÿe von Fragmenten ergeben (GLM,

n= 2052, p≤ 0.05). Der Zusammenhang der Anteile prozentual erfolgreicher Emigranten mit den struk-

turellen Indizes ist in Tabelle 5.5 dargestellt. Hierbei zeigt eine Kombination verschiedener Faktoren den

höchsten Erklärungsanteil für die gefundenen Anteil erfolgreicher Emigrantenzahlen. Fläche, ODD.N,

pD.slope und die Summe der Distanzen zeigen einen positiven Zusammenhang, somit sind höhere

Emigrantenzahlen für groÿe Patches, die viele Nachbarn haben, die jedoch nicht in einem gröÿeren

Agglomerat von nahen Patches liegen, zu �nden. Des Weiteren bestehen negative Zusammenhänge

mit dem SHAPE-Index, der omnidirektionalen Konnektivität der Ziel-Patches , sowie der Fläche des

Fokus-Patches , was höhere Emigrantenzahlen für Patches die kompakt und omnidirektional verbunden

sind, aussagt.

5.3.2.6 Distinkte Klassen von Waldfragmenten basierend auf artspezi�schen Indizes

Wie bereits für die strukturellen Indizes erläutert, ist die Analyse von artspezi�schen Indizes für unter-

schiedliche Fragestellung insofern relevant, als dass sie detailliertere Ergebnisse bezüglich einer Analyse

liefern. Jedoch ist für eine vereinfachte Darstellung der Ähnlichkeit von Fragmenten bezüglich ihrer

räumlichen Attribute eine Zusammenfassung nötig. Diese wurde hier durch eine Weiterentwicklung der

k-means Partitionierung durchgeführt. Die Analyse der optimalen Anzahl von Clustern ergab für die

individuenbasierten Indizes einen Wert von zwölf (basierend auf Calinski Kriterium, roter Punkt in

Abb. A-2b auf Seite XV im Anhang). Diese Cluster sind in Abbildung 5.20 dargestellt. Die groÿen

Fragmente in Liberia und der Elfenbeinküste liegen im gleichen Cluster wie groÿe Patches in Nigeria.

Die Agglomeration von kleinen Fragmenten in Ghana zeigt unterschiedliche Cluster, je nachdem wie

weit die Patches am Rand liegen. Dies lässt deutlich werden, dass räumliche Attribute, besonders wenn

sie die umgebende Matrix und artspezi�sche Eigenschaften berücksichtigen, relevante Informationen

liefern, die über die reine Ausdehnung hinausgehen. Fragmente werden unabhängig von ihrer Gröÿe

nach Attributen, die ihre Konnektivität beschreiben, klassi�ziert. Gut zu erkennen ist dies anhand der

Waldfragmente in Ghana, deren Flächengröÿenverteilung relativ homogen ist, jedoch aufgrund ihrer

Lage und der Eigenschaften der umgebenden Matrix anderen Klassen zugeordnet werden. Diese Infor-

81



Kapitel 5: Räumliche Anordnung von Waldfragmenten Ergebnisse

8:20N

6:40N

5N

10
W

8:
20

W

6:
40

W

5W 3:
20

W

1:
40

W

0 1:
40

E

3:
20

E

5E 6:
40

E

8:
20

E

10
E

Klassen

m Klassenzuweisung nach  ’k−means’ Partitionierung 
Albers Equal Area
Datum: WGS84; Ellipsoid: WGS84

Elfenbeinkuste

Liberia

Ghana
Nigeria

Benin

Togo

 Grenzen
 IUCN Schutzgebiete
 Wasser

0 200000 400000

1
2
3
4
5
6
7
8
9
10
11
12

Abbildung 5.20: Zusammenfassung artspezi�scher Indizes. k-means Partitionierung von artspezi�schen Indizes in

zwölf Klassen.

mationen dienen als Übersicht oder als Ausgang für weiterführende detailliertere Untersuchungen der

räumlichen Attribute.

5.3.3 Patchrelevanz

Für die Analyse der Patchrelevanz werden die Patches einzeln aus der Landschaft entfernt und die

Di�erenzen, die dies auslöst, dem jeweiligen Patch zugewiesen. Bei der Analyse des 1. ENN ist es im

Gegensatz zu den individuenbasierten Patchrelevanzanalysen nur die Di�erenz der Patches, deren 1.

ENN der Fokus-Patchwar.

5.3.3.1 Di�erenz in der Distanz zum 1. ENN

In Abbildung 5.21a sind die Di�erenzen der Distanzen zum 1. ENN in km dargestellt, die der jeweilige

Patch bei seiner Entnahme verursacht. Hierbei besitzen groÿe zusammenhängende Fragmente, wie im

Westen der Elfenbeinküste und Liberia zu �nden, besondere Relevanz, gefolgt von gröÿeren Fragmen-

ten in Nigeria. Niedrige Werte weisen besonders kleine Patches auf, welche sich in einem Verbund von

Fragmenten be�nden, da bei derartigen räumlichen Kon�gurationen die Distanz zum nächsten 1. ENN

nicht sehr hoch ist. Neben der Relevanz durch die Di�erenzen in der Distanz zum 1. ENN ist auch

der Anteil beein�usster Fragmente wichtig (Abb. 5.21b). Hier weisen die Waldgebiete im Westen wie-

derum die höchsten Werte im Untersuchungsgebiet auf, gefolgt von Fragmenten in Ghana und Nigeria

mit mittleren prozentualen Anteilen. Den geringsten Anteil von beein�ussten Patches besitzen kleine

abgelegene Fragmente, wie z.B. im Westen Ghanas und im Osten der Elfenbeinküste.

5.3.3.2 Di�erenz in der Suchzeit

Für die Analyse der Di�erenzen in der Suchzeit und Anzahl erfolgreicher Emigranten wurde der Ein-

gangsdaten aufgrund der sehr hohen Prozessierungszeit modi�ziert. Einmal wurde die Relevanz von

groÿen Fragmenten über das gesamte Untersuchungsgebiet analysiert und zum anderen alle Waldfrag-

mente miteinbezogen, jedoch nur für einen Ausschnitt in der Elfenbeinküste. In diesen Landschaften

wurde jedes Patch iterativ entfernt und die Di�erenzen in der Suchzeit, die die Entnahme für alle
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anderen Patches verursacht hat, dem Fokus-Patch zugewiesen. Die Ergebnisse der Di�erenzen in der

Suchzeit, zeigen hohe Werte für Waldfragmente in Liberia, gefolgt von dem Taï Nationalpark und dem

Nationalpark im Osten Nigerias. Geringe Di�erenzen lösen kleine isolierte Fragmente in Ghana und

Nigeria aus (Abb. 5.22a). In dem in Abbildung 5.23a dargestellten Ausschnitt ist auch wiederum die

hohe Relevanz des Nationalpark Taï zu erkennen. Die kleineren isolierteren Fragmente weisen geringe

Di�erenzen der Suchzeit für andere Fragmente nach ihrem Wegfall auf. Somit ist die Existenz des

Nationalpark Taï relevant zur Aufrechterhaltung einer hohen Konnektivität der Fragmente in diesem

Untersuchungsgebiet. Kleine isoliertere Fragmente haben eine geringe Bedeutung für die Aufrechter-

haltung der Konnektivität, sind jedoch trotzdem relevant, besonders für nicht migrierende Arten oder

Arten mit einer sehr hohen Migrationsfähigkeit.

5.3.3.3 Di�erenz in der Anzahl erfolgreicher Emigranten

Für die Untersuchung der Bedeutung einzelner Patches für die Aufrechterhaltung der Konnektivität

in der Landschaft wurden, wie schon oben beschrieben, jedes Fragment iterativ aus der Landschaft

entfernt und deren Auswirkungen auf die Anzahl erfolgreicher Emigranten untersucht. Hierfür wurde

der gleiche reduzierte Datensatz wie bei der Suchzeit verwendet.

Die Ergebnisse der prozentualen Di�erenz in der Anzahl erfolgreicher Emigranten ist in Abbildung

5.22b dargestellt. Groÿe Waldfragmente in Liberia weisen die höchsten Di�erenzen in der Anzahl er-

folgreicher Emigranten auf. Also führt die Entnahme dieses Fragments zu einer ca. 8% -igen Abnahme

der erfolgreichen Emigrantenzahlen in anderen Patches. Werte von ca. 7%Abnahme weist unter an-

derem der Nationalpark Taï auf. Die geringsten Werte nahe 0%Di�erenz besitzen kleine Fragmente

in Ghana und Liberia. Somit kann postuliert werden, dass diese einen geringen bis keinen Ein�uss auf

die Anzahl erfolgreicher Emigranten anderer Patches haben, wogegen die groÿen Fragmente eine sehr

hohen Bedeutung besitzen. Die hohe Bedeutung des Taï Nationalparks für die Anzahl erfolgreicher

Emigranten ist auch in Abbildung 5.23b zu erkennen. Der Wegfall des Nationalparks reduziert die An-

zahl erfolgreicher Emigranten um ca. 50% , wogegen Fragmente im Osten Werte gegen 0%aufweisen.

Hierbei wird jedoch nicht die Funktion dieser Fragmente als Trittsteine oder Korridore berücksichtigt,

wodurch ihre Bedeutung für den Erhalt der Integrität erhöht werden könnte, da in dieser Untersuchung

nur erfolgreiche Emigranten je Patch gezählt wurden und nicht migrierende.

5.3.4 Darstellung von Indizes in de�nierten Landschaften und singulären Patches

Die Ergebnisse unterschiedlicher Indizes in de�nierten Landschaften sind im folgenden dargestellt. Zur

Visualisierung der Indizes wurde die Farblegende zwischen den einzelnen Landschaften vereinheitlicht,

indem die Farbgebung für alle Landschaften normiert wurde. Somit sind Farbveränderungen zwischen

Landschaften gleichbedeutend mit Veränderungen der Werte.

Fläche und Form Wie in Abbildung A-3a (Anhang Seite XVI) zu erkennen ist, sinkt die Gröÿe der

Patches mit sinkendem Agglomerationsfaktor, also einer ansteigenden Zerstückelung der Landschaft,

sowie mit abnehmendem Bedeckungsgrad. Die Form der Fragmente ist dagegen hauptsächlich durch

den abnehmenden Agglomerationsfaktor beein�usst. Diese weisen komplexere Formen abhängig vom

Agglomerationsfaktor auf. Sinkende Bedeckungsgrade führen nur marginal zu einer Veränderung des

SHAPE Index (Abb. A-3b im Anhang auf Seite XVI).
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(b) Di�erenz in der Distanz zum 1. ENN: Prozentualer

Anteil der durch die Entnahme beein�ussten Wald-

fragmente

Abbildung 5.21: Di�erenz in der Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn nach Entnahme des jeweiligen Patches.
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(b) Di�erenz in der Emigrantenzahl aller Patches nach

Entnahme des jeweiligen Waldfragments

Abbildung 5.22: Di�erenz in der Suchzeit und Anzahl erfolgreicher Emigranten nach Entnahme des jeweiligen

Patches.
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Abbildung 5.24: Zwei separate Untersuchungsgebiete als Beispiel für die räumlichen Charakteristika von drei bzw.

zwei Patches, die in Abbildung A-4 respektive 5.25 dargestellt sind. In grün sind alle Waldfragmente zu

erkennen, in blau sind Wasser�ächen dargestellt.

Distanz-Analysen Bei der Darstellung der Distanz zum 1. ENN sind visuell keine groÿen Unter-

schiede festzustellen. Jedoch weisen sehr kleine Fragmente hohe Distanzen auf, die jedoch aufgrund der

Darstellungsform nicht erkannt werden können (Abb. A-3c im Anhang auf Seite XVII). Anders sieht

es bei der Summe aller Distanz aus (Abb. A-3d im Anhang auf Seite XVII). Hier weisen die Land-

schaften mit hohem Bedeckungsgrad (C) und Agglomerationsfaktor (3) geringe Werte auf, wogegen

die Landschaft A1 mit niedriegem Agglomerationsfaktor und Bedeckungsgrad durch hohe Summen

geprägt wird. Aufgrund der di�erierenden Anzahl von Patches in der Landschaft wurde auf die unter-

schiedliche Anzahl von Patches korrigiert, so dass die Werte zwischen den Landschaften vergleichbar

sind.

Die Berechnung der Di�erenz in der Distanz nach Entnahme des jeweiligen Patches ist in Abbildung

A-3e dargestellt. Hierbei ist die Art der Kon�guration ausschlaggebend für die Höhe des Werts. Je

stärker die Fragmente agglomeriert angeordnet sind, desto höher ist die Di�erenz (A3-C3). Wenn

die Landschaft aus vielen Fragmenten besteht, ist die Relevanz des einzelnen Patches niedriger. Ein

di�erierendes Muster ist zu erkennen, wenn die prozentualen Anteile an beein�ussten Fragmenten

dargestellt werden (Abb. A-3f). Groÿe kompakte Fragmente (C3) haben eine höhere Relevanz, als

zerstückelte (C1) oder kleinere (A3). Die geringste Anzahl an Patches beein�ussen kleine isolierte

Fragmente.

5.3.4.1 Beispielhafte Darstellung einzelner Fragmente

Zur beispielhaften detaillierteren Darstellung unterschiedlicher Charakteristika einzelner Fragmente

werden zwei Landschaften mit drei bzw. zwei Fragmenten einzeln untersucht und je sechs Indizes für

diese Patches dargestellt (Abb. 5.24). Im westlichen Ausschnitt sind drei Fragmente unterschiedlicher

Gröÿe und Kontext ausgewählt, während im östlichen Ausschnitt zwei Fragmente gleicher Gröÿe, jedoch

unterschiedlicher umgebender Kon�guration im Fokus stehen. Die ausgewählten Indizes sind einerseits

etablierte Maÿe wie Gröÿe, SHAPE Index oder Distanz zum 1. ENN, sowie weiterführende Indizes wie

die ODD-F Ratio, die Suchzeit und die Anzahl erfolgreicher Emigranten in einer homogenen Matrix

(Szenario: SZ 0 bzw. EN 0).
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Nationalpark Taï und nördlich gelegene Fragmente Der Ausschnitt der Landschaft im Westen

der Elfenbeinküste umfasst den Nationalpark Taï (F1) und zwei Fragmente (F2, F3), die nördlich von

diesem liegen (Abb. A-4 im Anhang auf Seite XIX). Diese Konstellation veranschaulicht den Ein�uss

unterschiedlicher Gröÿen und umgebender Kon�guration auf die hier verwendeten Indizes. Die Gröÿe

der Fragmente sinkt wie erwartet von F1 bis F3, sowie parallel auch der SHAPE-Index, was auf

kompaktere Formen hindeutet (Abb. A-4b im Anhang auf Seite XIX). Die Distanz zum 1. ENN ist für

F2 am höchsten und zeigt für F1 und F3 eine ähnliche Isolation an. Die Patchrelevanz bezüglich der

Di�erenz in der Distanz bei iterativem Entfernen des 1. ENN (ENNiter) weist F1 die höhste Relevanz

auf, gefolgt von F3. Werden nun die Ergebnisse der individuenbasierten Indizes betrachtet, erkennt

man, dass die Suchzeit bis zur Immigration in einen neuen Patch für F3 am höhsten ist, während F1

und F2 vergleichbare Werte aufweisen. Die Anzahl erfolgreicher Emigranten ist für F2 am höchsten,

gefolgt von F1, das Fragment F3 zeigt einen Wert nahe 0 (Abb. A-4b).

Zwei Fragmente gleicher Gröÿe Die Indexwerte zweier Fragmente gleicher Gröÿe, aber unter-

schiedlichem Kon�gurationskontext sind in Abbildung 5.25 dargestellt. Hierbei ist zu erkennen, dass

F4 und F5 bezüglich ihrer Gröÿe und Form (SHAPE-Index) vergleichbar sind, jedoch di�eriert ihre

Distanz zum 1. ENN (ENN), welche bei F4 höher ist. Somit ist die Aussage der Distanz zum 1. ENN,

daÿ das Fragment F4 isolierter ist. Betrachtet man jedoch die omnidirektionale Konnektivität oder die

Ergebnisse der individuenbasierten Indizes, so ändert sich das Bild. Die omnidirektionale Konnektivität

ist für F5 wesentlich höher als für F4, das gleiche Muster lässt die Suchzeit erkennen. Die Suchzeit

bis zur Immigration in einen neuen Patch ist sehr hoch für F5, während das Fragment F4 geringe

Werte aufweist. Reziprok sind die Werte der Anzahl erfolgreicher Emigranten, die bei F4 höher als bei

F5 sind. Somit kann postuliert werden, dass Individuen von F4 schneller und erfolgreicher migrieren

können. Dies macht die Di�erenz der Attribute individueller Fragmente und die hohe Sensibilität der

Ergebnisse gegenüber angewendeten Indizes deutlich.

5.3.5 Erklärungswert von Indizes für räumliche Biodiversitätsmuster

Die hier generierten Indizes für die Analyse räumlicher Muster von Waldfragmenten wurde auf ihren

Erklärungswert für modellierte Chiropteren (Univ. Ulm) und Amphibien (Musem Berlin) Diversität

untersucht. Das Generalized Liner Model (GLM) wurde aufgrund von Varianzinhomogenität und nicht

parametrischen Biodiversitätsdaten mit der Fehlerfamilie quasipoisson durchgeführt. Die Variablenre-

duktion ergab das beste Modell mit den in Tabelle 5.6 dargestellten Indizes.

Für die Analyse mit der Chiropteren Diversität zeigen Anzahl erfolgreicher Emigranten (EE), omni-

direktionale Distanz (ODD) 1. Grades und Summe aller ENNs signi�kante Zusammenhänge, die ODD

1. Grades weist keinen signi�kanten Zusammenhang auf, aber die Entfernung dieses Index verschlech-

tert das Ergebnis des Gesamtmodels signi�kant (ANOVA, p≤ 0.05). Hohe omnidirektionale Isolations-

werte des Fokus-Patch (ODD 1. Grades) führen zu niedrigeren Diversität, jedoch nicht die Isolation

der Ziel-Patches (ODD 2. Grades), hier führen hohe Isolationswerte zu hohen Artenzahlen. Für den

Fokus-Patch zeigt die Summe aller Distanzen einen negativen Zusammenhang mit der Diversität, somit

besitzen Fragmente mit hohen Gesamtdistanzen zu allen anderen Fragmenten eine geringere Diversi-

tät. Die prozentualen Anteile der erfolgreichen Emigranten führen bei hohen Werten zu niedrigeren

Artenzahlen.
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(a) Übersicht der Lage der

zwei Fragmente

F5

F4

F0

Flaeche

SHAPE

ENNODD-FP

SZ 0

Emig

(b) Darstellung von sechs Variablen für die drei Fragmente (Spinnennetz-Graphik;
ODD-FP: Omnidirektionale Konnektivität des Fokus-Patch ; SZ 0: Suchzeit unter Sze-

narion 0; Emig: Anteil erfolgreicher Emigranten)

Abbildung 5.25: Sechs Indizes für zwei exemplarische Waldfragmente in Ghana (Abb. 5.24). Weitere Waldfrag-

mente sind in grau dargestellt, Wasser ist in blau dargestellt.

Die Untersuchung der Amphiendiversität ergab signi�kante negative Zusammenhänge mit der Flä-

che und ENN, sowie positive mit EE und dem SHAPE-Index (Tab. 5.6). Somit sind hohe Artenzahlen

in kleinen Fragmenten zu �nden, die aber eine geringe Distanz zum 1. ENN aufweisen. Den Zusam-

menhang mit der Isolation zeigt auch die Anzahl erfolgreicher Emigranten, Fragmente mit hohen

prozentualen Anteilen weisen hohe Artenzahlen auf. Die Form der Fragmente spielt auch eine Rolle, so

�nden sich höhere Diversitäten in Patches mit komplexen Formen. Hierbei sollte jedoch die verwendete

räumliche Au�ösung von 1 km für die räumliche Modellierung und die Analyse der räumlichen Muster

berücksichtigt werden, die unter Umständen nur bedingt mit den Umweltansprüchen von einigen Arten

übereinstimmen.

5.4 Diskussion

Die Implementierung von räumlichen Charakteristika zur Aufrechterhaltung der Konnektivität, wie

z. B. mit Hilfe von Korridoren oder Trittsteinen, kann den Habitatverlust abschwächen, jedoch nicht

kompensieren (Fahrig, 1998; Rosenberg et al., 1997). Hierbei sollte jedoch auch über die reine Analyse

der räumlichen Attribute hinausgegangen werden und die Degradation im Kontext der Qualitätsabnah-

me für Arten innerhalb der Fragmenten betrachtet werden (Harrison und Bruna, 1999; Hillers et al.,

2008; Thiollay, 2006). Die Analyse der Degradation ist ein weiterer komplexer Themenbereich (Strand

et al., 2007), auf den in dieser Arbeit jedoch nicht näher eingegangen werden kann.

Die hier dargestellten Analysen der räumlichen Kon�guration der Landschaft lassen neben der

Information der reinen Existenz von Regenwald auch Rückschlüsse auf dessen räumliche Attribute

zu. Diese Attribute haben eine Relevanz für klimatische, hydrologische oder biologische Komponenten

(Echeverría et al., 2007; Fahrig, 2003), da sie z. B. die Verbundenheit von Fragmenten beschreiben und

somit den potentiellen Austausch von biologischen Komponenten. Die Ergebnisse dieser Arbeit haben

gezeigt, dass besonders die Konnektivitätsanalyse sowohl von der Landschaft als auch von dem zu un-
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Tabelle 5.6: Statistische Analyse des Erklärungswerts von Indizes für Biodiversi-

tätsdaten (GLM, p≤ 0.05, n= 1292 (Chiropteren) und n= 484 (Am-

phibien))

Index p-Wert Index p-Wert

Chiropteren Amphibien

EE 0.001δ EE 0.001

ODD (1.Grades) 0.19 δ ENN 0.001δ

ODD (2. Grades) 0.03 Fläche 0.03δ

ENN sum 0.001δ SHAPE 0.02

δ negativer Zusammenhang

EE = Erfolgreiche Emigranten, ODD = omnidirektionale Distanz, ENN

sum = Summe der Distanzen zu allen ENNs

tersuchenden Organismen abhängig ist und somit kein einzelnes Maÿ durchweg adäquat ist, wie auch

von Betts (2000) postuliert. Diese zwei zu beachtenden Dimensionen einer Konnektivitätsanalyse von

Organismen und Landschaft wurde auch von Kindlmann und Burel (2008) postuliert. Jedoch konn-

te in dieser Arbeit das Potential von omnidirektionalen Maÿen und der Berücksichtigung der Matrix

aufgezeigt werden. Hierbei sollten nach Moilanen (2002) nur Patches berücksichtigt werden, die im

Kontext der Metapopulationstheorie besiedelt sind, da die Besiedlung erklärt werden soll und nicht die

räumlichen Attribute unter Berücksichtigung aller vorhandenen Fragmente. Diese Informationen sind

jedoch in dem hier vorliegenden Kontext nicht verfügbar, daher wurde im Sinne der Landschaftsökolo-

gie die Gesamtzahl der Patches in der Analyse berücksichtigt. Dies macht die Problematik des Fokus

auf die zu untersuchenden Organismen deutlich, da für diese meist nur unzureichende Informationen

bereitstehen. Eine weitere artspezi�sche Perspektive ist die potentielle positive Rückkopplung der Frag-

mentation aufgrund einer höheren Habitatdiversität, welche von Andrén (1994) postuliert wurde. Auch

die dadurch hervorgerufene Reduktion der Abundanz der ursprünglichen faunistischen Gemeinschaften

führt zu potentiell neu zu besiedelnden Arealen für z. B. invasive Arten (Evangelista et al., 2008), deren

Verbreitungspotential aufgrund von anthropogener Infrastruktur erhöht wird (Tatem, 2009). Der Ef-

fekt der angestiegenen räumlichen Heterogenität der Habitate aufgrund einer Änderung der räumlichen

Muster macht deutlich, dass nicht nur die Fragmentation oder der Verlust eines einzelnen Habitats be-

trachtet werden sollte, sondern auch die Charakteristika der neu entstandenen Landbedeckungstypen

bzw. das gesamte räumliche Muster innerhalb einer Landschaft. Hierbei spielen jedoch auch die Eigen-

schaften der jeweiligen neu eingeführten Landbedeckungstypen eine Rolle, da qualitative Unterschiede

zwischen urbanen Raum oder Sekundärvegetation bestehen.

5.4.1 Charakterisierung von Waldfragmenten anhand struktureller Indizes

Die Analyse der strukturellen Indizes zeigt, dass die einzelnen Indizes teilweise in einem Zusammen-

hang stehen. So korreliert der SHAPE-Index in dieser Landschaft mit der Fläche der Patches (r2=0.93),

womit geschlussfolgert werden kann, dass gröÿere Fragmente komplexer geformt sind. Nach Krummel

et al. (1987) sind einfache rechteckige Formen durch anthropogene Ein�üsse bedingt, in dieser Arbeit

kann aber auch der E�ekt durch die kompakte Form von 1-Pixel groÿen Fragmenten beein�usst sein,
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was durch die verwendete räumliche Au�ösung der Satellitendaten determiniert wurde. Die Ergebnisse

der weiteren strukturellen Indizes zeigen, dass sie gröÿtenteils unabhängig voneinander sind und somit

komplementäre Informationen liefern können. Nur der Trend der linearen Regression von zwischen-

Patch Distanzen gegen die Anzahl von Nachbarn und der Schnittpunkt der Geraden mit der Ordinate

zeigen noch einen weiteren (negativen) Zusammenhang. Dies lässt darauf schlieÿen, dass ein Anstieg

der Distanz zwischen den ersten 10 ENNs, besonders bei niedrigen Distanzen zu den ersten nächsten

Nachbarn existent ist. Somit ist die alleinige Analyse der Distanz zum 1. ENN irreführend, da die hier

gefundenen niedrigen Distanzen zum 1. ENN im Laufe der Distanzanalyse der nächsten Nachbarn stark

ansteigen können. Schlechte Erklärungswerte der Distanz zum 1. ENN bezüglich allgemeiner Konnekti-

vität (Moilanen und Nieminen, 2002) oder simulierten Immigrationsraten (Bender et al., 2003) wurden

bereits postuliert, wobei in der Untersuchung von Bender et al. (2003) auch Indizes, die die Distanz

und Gröÿe von Fragmenten miteinbeziehen, verwendet und somit unterschiedliche Ebenen miteinander

verglichen werden. Auch kann die Verwendung der euklidischen Distanz für Arten, deren Schrittlänge

und Perzeptionsradius niedriger als die Distanz zum benachbarten Fragment ist, nicht angebracht sein,

da Migrationskosten der dazwischen liegenden Matrix nicht berücksichtigt werden. Stattdessen sollten

ökologische relevante Distanzmaÿe verwendet werden, wie die funktionale Distanz zwischen zwei Frag-

menten basierend auf einer Eignungsmatrix (Adriaensen et al., 2003), da dies Unterschiede für z. B.

das Vorkommen von Generalisten oder Spezialisten macht (Tischendorf et al., 2003).

Ein distinktes räumliches Muster der Patchwerte lässt sich für die Summe der Distanzen erkennen.

Sie weisen für die Fragmente im zentralen Agglomerat in Ghana niedrige Werte auf und steigen ten-

denziell für am Rand gelegene Patches an. Verschiedene Untersuchungen nutzen den Mittelwert der

Distanzen (Matter et al., 2005; Välimäki und Itämies, 2003) oder die Summe, was in diesem Fall die

gleiche Aussage hat, jedoch wurde kein Zusammenhang mit der Immigrationsrate von Schmetterlingen

gefunden (Välimäki und Itämies, 2003). Die Verwendung dieses Maÿes muss die Sensitivität auf die

Ausdehnung des Untersuchungsgebiets berücksichtigen, da dadurch die Summe der Distanzen für ei-

nige Fragmente entscheidend modi�ziert werden kann. Diese Problematik wird im Detail in Abschnitt

5.4.5 behandelt.

Andere Indizes beziehen neben der Isolation auch die Flächengröÿe als weitere Komponente in

die Konnektivitätsanalyse mit ein (Bender et al., 2003). Wegen dieser Zusatzinformation sind sie in

der Lage, modellierte (Bender et al., 2003) oder reale (Matter et al., 2005) Immigrationsraten besser

zu erklären. Einen Zusammenhang mit der Gröÿe fanden auch Välimäki und Itämies (2003), jedoch

aufgrund von konspezi�scher Attraktion, da in gröÿeren Patches auch höhere Abundanzen zu �nden

waren. Die Entwicklung der Verrechnung von Fokus-Patch und Ziel-PatchGröÿe (DFij) hat zu einer

deutlichen Veränderung der räumlichen Anordnung der Attribute geführt, besonders sind hierbei die

hochisolierten, kleinen Fragmente um die Fragmentagglomeration in Ghana di�erenzierbar geworden.

Die Ergebnisse der Anzahl von omnidirektionalen Nachbarn zeigt die Problematik der Analyse des

1. oder k-ENN auf. Einige Fragmente weisen mehr als 100 omnidirektionale Nachbarpatches auf, wäh-

rend gleichgroÿe Patches weniger als die Hälfte besitzen. Besonders deutlich wird dies wieder bei den

kleinen Fragmenten in Ghana, die sehr geringe Anzahlen an Nachbarn aufweisen. Durch die Verwen-

dung eines omnidirektionalen Distanzmaÿes wird dieses Problem nihiliert. Bei dieser Analyse besteht

jedoch das Problem, dass groÿe Fragmente potentiell mehr Nachbarn haben können, wobei für dieses

Untersuchungsgebiet nur eine geringe Korrelation der Anzahl omnidirektionaler Nachbarn mit der Grö-

ÿe gefunden wurde. Trotzdem sollte auf die Gröÿe und die Form von Fragmenten in weiterführenden
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Analysen korrigiert werden, so dass die Anzahl der Nachbarn unabhängig von diesen Faktoren ist.

Die Ergebnisse der omnidirektionalen Konnektivitätsanalyse weisen auf in alle Richtungen isolier-

te Fragmente hin. Besonders deutlich wird dies bei der Analyse omnidirektionalen Distanz 1. Grades

(ODD:FP). Für das Konglomerat von Fragmenten in Ghana ist ein Gradient von zentralen, verbun-

denen Fragmenten zu auÿen liegenden, isolierteren Fragmenten gut zu erkennen. Dieses Ergebnis der

Konnektivität des Fokus-Patchmacht die verbesserte Di�erenzierbarkeit von Fragmenten bezüglich

ihres räumlichen Kontextes durch diese Analyse deutlich. Die von Matter et al. (2005) gefundenen ge-

ringen Erklärungswerte der omnidirektionalen Konnektivität für untersuchte Immigrationsraten lassen

sich durch das speziell dort genutzte omnidirektionale Konnektivitätsmaÿ erklären. Die verwendete

Voronoi-Analyse basiert auf den Zentroiden von Fragmenten, welche die Konnektivität für Patches

länglicher oder komplexer Form stark unterschätzt. Ein Zentroid kann hoch isoliert sein, während ein

Arm des Fragments nah an einem Nachbarn liegt. Dieses Problem wird durch den in dieser Arbeit

entwickelten Ansatz behoben.

Der alleinige Fokus auf die Isolation 1. Grades für Arten mit höherer Ausbreitungskapazität oder

Perzeptionsradius (Olden et al., 2004; Pe`er und Kramer-Schadt, 2007) ist unter Umständen inadäquat,

so dass die weitere Konnektivität der Umgebung miteinbezogen werden muss. Eine Untersuchung über

die Konnektivität des Fokus-Patch hinaus, mittels der Konnektivität 2. Grades, lässt weiterführende

Di�erenzen bezüglich der räumlichen Anordnung erkennen. So weist dieser Index für vorher gering

isolierte Fragmente eine hohe Isolation auf, wie z. B. Waldfragmente um den Nationalpark Cross Ri-

ver. Der Ein�uss der omnidirektionalen Konnektivität der Ziel-Patches (2. Grad) für modellierte Raten

erfolgreicher Emigranten konnte hier nachgewiesen werden. Der Faktor der Ausbreitungsdistanz bzw.

Perzeptionsradius kann durch das Hinzufügen der omnidirektionalen Isolation über die 2. Ebene hin-

ausgehend oder durch die Graph Theorie (Bunn et al., 2000; Minor und Urban, 2008; Urban und

Keitt, 2001) erweitert werden. Somit wird nicht nur die Konnektivität einzelner Nachbarn untersucht,

sondern des gesamten Netzwerks von Patches. Bei dem Ansatz der Graph Theorie werden jedoch kei-

ne individuelle Patchattribute ausgegeben, sondern nur ein Wert für die jeweilige Agglomeration von

Fragmenten.

5.4.2 Charakterisierung von Waldfragmenten anhand artspezi�scher Indizes

Grundsätzlich besteht neben der Kolinearität von Indizes (Riitters et al., 1995) das Problem der ökolo-

gischen Relevanz, da Maÿe wie die Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn nur eine bedingte diesbezügliche

Aussagekraft haben (Bender et al., 2003). Die Erstellung von ökologisch relevanten Indizes, die aber

auch insensitiv auf bestimmte Probleme der Landschaftskon�guration sind (Saura und Pascual-Hortal,

2007), sind z. B. funktionale Konnektivitätsmaÿe (Uezu et al., 2005). Hierbei ist die unterschiedliche

Wahrnehmung der Umgebung von Arten ein wichtiger Bestandteil der Analyse der Konnektivität (Pe`er

und Kramer-Schadt, 2007; Ricketts, 2001). Die Ergebnisse der artspezi�schen Indizes haben die Bedeu-

tung der umgebenden Landschaft, der Matrix, aufgezeigt, da die Unterschiede zwischen einem Szenario

ohne (Szenario 0) und mit (Szenario 1 und 2) Ein�uss der Matrix deutliche Di�erenzen aufgezeigt ha-

ben. Die Darstellung des Trends in der Ab- oder Zunahme von Suchzeit bzw. Anzahl erfolgreicher

Emigranten von Szenario 0 bis 2 macht diesen E�ekt deutlich und auch die unterschiedlichen Ein�üsse

auf die Fragmente. So weisen Fragmente in Nigeria eine steigende Suchzeit auf, im Gegensatz zu dem

Taï Nationalpark, dessen Werte mit den Szenarien sinkt. Dies weist auf nicht adäquate Matrixregionen

in Nigeria hin, die Individuen zu einer Umgehung dieser Areals zwingt und somit die Zeit bis zur Im-
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migration erhöht. Da bei der Analyse der erfolgreichen Emigranten nicht nur die Eignung der Matrix

eingeht, sondern auch die Kosten der Matrix, sind die Ergebnisse dieser beiden Trendanalysen nicht

vollständig kongruent. Jedoch ist die Berücksichtigung der Matrix relevant für den Erklärungswert für

gefundene Artverteilungsmuster (Levey et al., 2008; Lindenmayer et al., 2008; Umetsu et al., 2008)

und kann bei Nichtberücksichtigung zu fehlerhaften Ergebnissen führen (Revilla et al., 2004). Die Im-

plikation der Umgebungsattribute ist aber abhängig von der untersuchten Art, sowie auch innerhalb

einer Art von dem Geschlecht oder dem Entwicklungszeitpunkt (Pe'er et al., 2004). Die Anwendung

von artspezi�schen Ausbreitungsmodellen kann auch zu einer Erklärung von anderen Faktoren, wie

der Samenausbreitung beitragen (Levey et al., 2008).

Die hier de�nierten Werte für Perzeption und Attraktivität wurden konstant gehalten, können aber

bedeutsam für die Resultate der Konnektivitätsmaÿe sein (Keitt et al., 1997). So fanden Vuilleumier

und Perrin (2006), dass ein Perzeptionsradius von Null zu einer gleichmäÿigen Ausbreitung und Im-

migration führte, wogegen ein geringerer Perzeptionsradius Individuen in kleine Korridor-Fragmenten

leitet. Die weiträumige Perzeption der Landschaft dagegen hebt die Präferenz für kleinräumige Kor-

ridorstrukturen wieder auf und ist bei geringer Migrationsfähigkeit (Energieverfügbarkeit) vorteilhaft

für eine erfolgreiche Immigration. Desweiteren ist auch die Menge an Anfangsenergie gekoppelt mit

dem Perzeptionsradius ausschlaggebend, da z. B. bei geringer Energie und hohem Perzeptionsradius

die beste Immigrationsrate erzielt wird und umgekehrt (Vuilleumier und Perrin, 2006). Olden et al.

(2004) betonen, dass eine Weiterentwicklung des Perzeptionskonzepts notwendig ist, da Unterschiede

zwischen einer anisotrophischen und isotrophischen Perzeption je nach Art und Landschaft bestehen.

Noch weiterführende Methoden schlugen Mueller und Rabeling (2008) vor, die das variable Verhalten

bei temporal unterschiedlich vorhandenen Ressourcen mit einbeziehen. Auch der Wert der Attraktion

auf Fragmente kann, neben der Eignung unterschiedlicher Matrixkategorien, einen gewichtigen Faktor

darstellen, der die Bewegungsmuster der Individuen beein�usst und damit die Anzahl erfolgreicher

Emigranten (Pe`er und Kramer-Schadt, 2007).

Die De�nition dieser Parameter für real existierende Arten kann über z. B. das Telemetrieren von

Individuen oder Fang-/Wiederfang-Methoden extrahiert werden, wodurch Informationen zu Ausbrei-

tungsdistanz und Perzeptionsradius gewonnen werden (Baguette, 2003; Pe'er et al., 2004; Revilla et al.,

2004). Eine weitere Methode ist die Anpassung der Modellparameter auf gefundene Artenvorkommen

in Fragmenten, um so die ökologischen Faktoren der jeweiligen Arten zu extrahieren (Grimm et al.,

2005). Die Ausbreitungsfähigkeit ist jedoch nicht konstant für eine Art sondern wird auch durch die

Eigenschaften der Matrix beein�usst (Fahrig, 2007), somit sollte die Schrittlänge in weiterführenden

Analysen auch mit der Eigenschaft gekoppelt werden.

Ein�uss der Matrix Bei der Analyse der Verbundenheit von Fragmenten ist die binäre Sichtweise

von Habitat vs. Nicht-Habitat, die eine uniforme Matrix annimmt, nicht immer angebracht (Gascon

et al., 1999; Kupfer et al., 2006; Murphy und Lovett-Doust, 2004; Ricketts, 2001). So kann die um-

gebende Matrix für einige Arten akzeptabel sein, besonders wenn sie nicht stark von der natürlichen

Landbedeckung abweicht. Allerdings können bei starker Abweichung Relikte der natürlichen Vegeta-

tion einen unterstützenden E�ekt auf die Migration zwischen Habitaten auf einzelnen Arten haben,

indem sie als Trittsteine fungieren (Lomolino, 2000c; Söndgerath und Schröder, 2002). Auch Dunning

et al. (1995), Goodwin und Fahrig (2002), Gustafson und Gardner (1996), Taylor et al. (1993b) und

Vuilleumier und Perrin (2006) betonten in diesem Kontext, dass Konnektivität von den Eigenschaften
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der umgebenden Matrix abhängig ist und als Widerstand der Landschaft gegenüber Migration agiert

und somit als funktionale Verbundenheit angesehen werden kann (Murphy und Lovett-Doust, 2004;

Ray et al., 2002; Tischendorf und Fahrig, 2000a). Die Berücksichtigung des Zustands der umgebenden

Gebiete ermöglicht eine bessere Analyse der Verbundenheit von Fragmenten (Ricketts, 2001; Umetsu

et al., 2008), da eine intensivierte Landnutzung zu einer erhöhten Isolation von Fragmenten führen

kann (Clerici et al., 2007).

Nach Kindlmann und Burel (2008) bestehen verschiedene Faktoren, die die Immigrationsrate der

Organismen beein�ussen, unter anderem das Bewegungsmuster und die Perzeptionsmöglichkeiten, so-

wie die Mortalität der Organismen in der umgebenden Matrix. Der letzte Punkt wird in dieser Arbeit

teilweise durch die Kosten und die Eignung der Matrix implementiert, die im Ende�ekt auch zu ei-

ner höheren Mortalität in der Matrix führen. In weiterführenden Analysen sollte auch die Option der

Mortalitätswahrscheinlichkeit je Matrixtyp eingebunden werden.

Des Weiteren beein�usst die den Patch umgebende Matrix biotische Systeme in Habitatfragmen-

ten (Kupfer et al., 2006), abhängig von Art und deren Toleranz gegenüber Umweltfaktoren. So können

euryöke Arten noch in Fragmenten vorhanden sein, die frei von stenöken Arten sind (Gascon et al.,

1999). Hierbei spielt jedoch auch die Sensitivität der Arten auf Grenze�ekte (Lidicker, 1999) oder Per-

meabilität der Grenze (Hein et al., 2003) eine Rolle. Neben dem Verlust und der Fragmentation ist die

Entstehung von neuer Landbedeckung durch diese Prozesse zu berücksichtigen, die unter Umständen

neue Habitat für einige Arten liefern (Andrén, 1994; Balbontín et al., 2008).

Der Ein�uss der Matrix bezüglich der ökologischen Perzeption eines Organismus ist teilweise un-

beantwortet und sollte in weiteren Forschungsprojekten thematisiert werden, jedoch ist auch die zur

Verfügung stehende thematische Au�ösung der Landbedeckung ein Faktor, der die Untersuchung des

Ein�usses der Matrix beein�usst. Kategoriale Daten, basierend auf Satellitendaten besitzen eine the-

matische Genauigkeit, welche von der Fragestellung und der Di�erenzierbarkeit der Landober�äche

durch die spektral und räumlich zur Verfügung stehende Au�ösung determiniert wird. Diese zwei

Problemfelder müssen durch interdisziplinäre Ansätze homogenisiert werden, damit die thematische

Au�ösung mit der Perzeption des jeweiligen Organismus übereinstimmt bzw. angenähert wird. Beson-

ders die Entwaldung von tropischen Waldgebieten und deren folgende Au�orstung in einigen Gebieten

führt zu einer heterogenen Waldlandschaft, die sich in Primär- und Sekundärwälder, sowie Plantagen

gliedert, wobei letztere unterschiedliche ökologische, hydrologische oder ökonomische Eigenschaften zu

denen der Wälder aufweisen (Mayaux et al., 2005). Jedoch liefert die Verwendung von kategorialen

Landbedeckungsanalysen in diesem Kontext wenig adäquate Informationen der Bedeckung (Ju et al.,

2003). Hier sind Analysen der kontinuierlichen Bedeckungsanteile mittels Fernerkundungsdaten basie-

rend z. B. auf MODIS (Schwarz und Zimmermann, 2005) sinnvoller und haben nach Hansen et al.

(2002b) das Potential zeitliche Veränderungen besser zu überwachen, da sie graduelle Unterschiede des

Bedeckungsgrads liefern. Jedoch sind diese Art der Datensätze nicht für die bereits existierenden Frag-

mentationsanalysen geeignet, sondern es müssen neue Methoden der räumlichen Analyse angewendet

werden (McGarigal et al., 2008).

5.4.3 Patchrelevanz

Eine Problematik der Ableitung von Konnektivität mit Hilfe von Immigrationszahlen ist die Ausgabe

einer geringen Konnektivität bei der Existenz eines einzelnen groÿen Fragments in der Landschaft

(Kindlmann und Burel, 2008). Dieses Problem konnte in dieser Arbeit nicht befriedigend gelöst werden.
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Die vorherige Abfrage des prozentualen Bedeckungsgrads ist nur ein erster Ansatz. Jedoch zeigt diese

Arbeit eine aussagekräftige Analyse der Relevanz eines Patches zur Aufrechterhaltung eines hohen

Konnektivitätsgrades bei mehr als einem Patch in der Landschaft auf.

Die Ergebnisse der Patchrelevanz analysiert durch die Di�erenzen in der Distanz zum 1. ENN, sowie

die prozentualen Anteile der beein�ussten Fragmente und die Di�erenzen in der Anzahl erfolgreicher

Emigranten und Suchzeit zeigen alle ähnliche Muster bezüglich der Relevanz von Waldfragmenten im

Untersuchungsgebiet. Die Bedeutung der groÿen Waldgebiete in der Elfenbeinküste, Liberia und in

Nigeria, sowie auch die geringere Relevanz der kleinen isolierten Fragmente in z. B. Ghana, sind kon-

sistent vorhanden. Bei letzteren kleinen Fragmenten sind jedoch die Unterschiede in der Bedeutung

ausgeprägter. So besitzen alle Fragmente in Ghana ähnlich geringe Relevanz bezüglich der Distanz zum

1. ENN. Aber die Entnahme eines Patches im Süden des Konglomerats von Waldfragmenten, beein-

�usst einen höheren prozentualen Anteil an umliegenden Flächen. Die Relevanz einzelner Fragmente

zur Aufrechterhaltung der Konnektivität kann mit der Gröÿe der Patches zusammenhängen. Um den

Gröÿene�ekt auszuschlieÿen, kann ihre Relevanz mit der Flächengröÿe verrechnet werden (Keitt et al.,

1997), somit würden kleineren Fragmente eine höhere Bedeutung erlangen.

Die Integration variierender Parameter wie Attraktionswert oder Perzeptionsradius kann die Muster

verändern, wie es bereits auf den vorhergegangenen Seiten diskutiert wurde. Generell bestätigen diese

Ergebnisse die Forderung von Ovaskainen und Hanski (2003), dass die Relevanz individueller Patches

für die Landschaft berechnet werden muss, um aussagekräftige Resultate zu erhalten. Diese Ergebnisse

können genutzt werden, um im Rahmen von Restauration oder Schutzkonzepten existierende Fragmente

bzw. zu etablierende Fragmente zu identi�zieren, die der Konnektivität der Landschaft förderlich sind

(Verhoeven et al., 2008). Für das westafrikanische Untersuchungsgebiet von Regenwaldfragmenten kann

gesagt werden, dass generell groÿe Fragmente stark zur Aufrechterhaltung der räumlichen Integrität

bezüglich erfolgreicher Emigranten und Suchzeit beitragen.

5.4.4 Distinkte Klassen von Waldfragmenten

Die Zusammenfassung der unterschiedlichen strukturellen und individuenbasierten Indizes zeigt eine

Möglichkeit auf, die Vielzahl von Maÿen zusammenzufassen und erlaubt eine grobe Unterteilung von

Indizes bezüglich ihrer räumlichen Attribute. Die hier durchgeführten Clusteranalysen lassen jedoch

auch die Unterschiede in den Ergebnissen je nach verwendeten Maÿen erkennen. Dies ist aber auch auf

die eingegangenen Eignungs- und Kostenmatrizen zurückzuführen, die bei den strukturellen Indizes

nicht einge�ossen sind, wodurch die Ergebnisse der Konnektivitätsanalyse stark beein�usst werden.

Die verwendeten Begrenzungen für die omnidirektionale Konnektivitätsanalyse sind verwandt mit den

Matrizen der individuenbasierten Indizes, jedoch nicht graduell, sondern nur binär. Der Erklärungswert

für die Konnektivität 2. Grades, welches die Raten erfolgreicher Emigranten beschreibt, lässt jedoch

die Option zu, die wesentlich schneller durchführbare omnidirektionale Analyse statt der individu-

enbasierten anzuwenden, wobei hier weitere Maÿe wie die Gröÿe oder Form ebenfalls einen Ein�uss

haben.

Die Zusammenfassung unterschiedlicher Indizes hat die Ähnlichkeit verschiedener Fragmente be-

züglich ihrer räumlichen Anordnung aufgezeigt. Hierbei ist aber auch erkennbar geworden, dass groÿe

Fragmente nicht generell ähnliche Attribute besitzen, ebenso wie auch kleine Patches. Deren Klassen-

zugehörigkeit di�eriert aufgrund der verwendeten Indizes und geht über reine Gröÿen- oder Nachbar-

schaftsattribute hinaus. Somit liefert diese Analyse Informationen, die über die Aussage eines Maÿes
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hinausgeht und ermöglicht es, die Fragmente basierend auf den Informationen mehrerer Indizes zu

gruppieren. Hierbei ist jedoch die rekursive Ableitung welche Parameter entscheidend für die Klassen-

zuweisung sind, nicht möglich und je nach Fragestellung kann es sinnvoller sein die Indizes einzeln zu

analysieren.

5.4.5 Zuverlässigkeit der Indexresultate

Die Genauigkeit der Indizes basiert vor allem auf der Qualität der Landbedeckungsklassi�kation und

dessen räumlicher Au�ösung. Die Eignung hängt von der jeweiligen Fragestellung ab. So sollten keine

kleinräumigen Muster analysiert werden, wenn der zu untersuchende Organismus eine groÿräumige

Perzeption der Landschaft aufweist. Hierbei muss aber auch die Ökologie der jeweiligen Art beachtet

werden, da unter Anderem groÿ�ächigere Strukturen, aufgrund von z. B. Nistplatzwahl oder Prädation

präferiert werden (Lidicker, 1999), unabhängig vom Perzeptionsradius. Für derartige Diskrepanzen in

den Ansprüchen einer Art sollten multiskalige Ansätze verfolgt werden, da diese unterschiedliche Ein-

�ussfaktoren auf den verschiedenen Skalen berücksichtigen (Hay et al., 2001; Koper und Schmiegelow,

2006; Thompson et al., 2002). Auch die Auswahl des Untersuchungsgebiets ist für die Berechnung der

Indizes relevant, so kann die räumliche Ausdehnung Fragmente unterschlagen und somit die Ergeb-

nisse des räumlichen Kontext von Patches innerhalb des Untersuchungsgebiets korrumpieren (Shen

et al., 2004; Wu et al., 2002). Dieser E�ekt tritt besonders bei der Analyse der Summe der Distan-

zen zwischen allen Fragmenten auf. Dieses Maÿ kann zum Vergleich zweier Landschaften verwendet

werden und Aussagen über die landschaftsweite räumliche Anordnung liefern. Es führt jedoch bei

Patch-basierten Analysen unter Umständen zu irreführenden Ergebnissen, da die Konnektivität von

Fragmenten am Rand unterschätzt wird, falls auÿerhalb des Untersuchungsgebiets weitere Fragmente

existent sind. Dieser E�ekt kann minimiert werden, wenn das zu untersuchende, am Rand liegende

Fragment in einem Konglomerat der Majorität der Patches in der Landschaft liegt. Für die hier ge-

schilderten Szenarien steigt generell die Zuverlässigkeit der Indexwerte, je höher die Entfernung des

Patches zum Rand des Untersuchungsgebiets ist (Abb. 5.26). Dies tri�t jedoch nur zu, wenn genügend

Fragmente in der Landschaft vorhanden sind und Patches im Zentrum von ausreichend vielen Frag-

menten umgeben sind, damit potentielle Ein�üsse von Patches auÿerhalb des Untersuchungsgebiets

vernachlässigbar sind. Diese Problematik wurde bereits von McGarigal und Marks (1995) thematisiert

und die Option eines Untersuchungsgebietspu�er avisiert, um diesen Kon�ikt zu beheben.

Eine weitere methodische Weiterentwicklung für einige der hier entwickelten Indizes ist notwen-

dig, wenn die von Saura und Pascual-Hortal (2007) aufgezeigten verschiedenen Charakteristika erfüllt

sein sollten, um Indizes als aussagekräftig postulieren zu können. So sollten sie negative Ergebnis-

se bei ansteigender Fragmentation liefern und das Vorhandensein eines einzelnen groÿen Fragments

in der Landschaft nicht mit niedrigen Konnektivitätswerten versehen, da ein groÿer Patch an sich

bereits eine intrinsische Verbundenheit aufweist. Jedoch kann bei einer Veränderung der räumlichen

Ausdehnung des Untersuchungsgebiets auch ein groÿes Fragment hoch isoliert sein, wenn dieser Patch

durch die Modi�kation des Gebiets als hoch isoliert von der Majorität der Habitat�äche erscheint. Des

Weiteren sollten sie sensitiv auf den Verlust von (groÿen) Fragmenten sein und die Entstehung von

unverbundenen Patch-Gemeinschaften detektieren. Besonders die Analyse von Patch-Gemeinschaften

bzw. Archipeln ist ein noch ungelöstes Problem, da für diese eine hohe Konnektivität innerhalb des

Konglomerats festgestellt wird, aber das Archipel als Einheit betrachtet hoch isoliert von den restlichen

Fragmenten ist.
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   Abbildung 5.26: Zuverlässigkeit von Indizes. Graphi-

sche Darstellung von Indizes, die den

räumlichen Kontext analysieren. Indizes

von Flächen am Rand werden durch den

Grenz�ächene�ekt beein�usst. Somit ist

die Verlässlichkeit der Indexresultate im

Zentrum höher, jedoch abhängig von der

Landschaftskon�guration.

Unabhängig von diesen Faktoren besitzen einige Indizes auch intrinsische Eigenschaften, die im

Rahmen der Diskussion der Zuverlässigkeit der Ergebnisse diskutiert werden sollten. So ist bei der

Analyse der Distanz, die über den 1. ENN hinausgeht, zu bedenken, dass Fragmente eine unterschied-

liche Anzahl von Nachbarn haben bzw. der 10. ENN entweder einer von vielen nahen oder bereits ein

weit entfernter Patch sein kann. Dies führt möglicherweise dazu, dass Fragmente, deren Umgebung

stark zerstückelt wurde, eine höhere Konnektivität aufweisen als Fragmente, deren Umgebung in ein

paar groÿe Fragmente zerteilt wurde. Dieser E�ekt lässt sich jedoch mit den hier erstellten Indizes

nicht ausschlieÿen, hierfür müssten der Proximity Index oder Modi�ed Proximity Index (Bani et al.,

2006) angewendet werden, der die Gröÿe und Distanz vom Fragment zum Fokus-Patch in de�nierten

Bu�ern um den Fokus-Patch verrechnet.

5.4.6 Kolinearität der Indizes

Viele Indizes sind hoch kolinear (Cain et al., 1997) und können auf einzelne unabhängige Maÿe kon-

densiert werden (Cushman et al., 2008; Riitters et al., 1995). Die Analyse der Kolinearität der artspe-

zi�schen Indizes mit der Fläche, Form und der Distanz zum 1. ENN zeigt die Unabhängigkeit dieser

Maÿe voneinander auf. Nur für den Anteil der Immigranten spielt die Gröÿe bzw. Form der Fragmente

eine Rolle. Hierbei ist auch die Lage bzw. Ausrichtung gegenüber anderen Fragmenten relevant, da

eine perpendikuläre Lage zu anderen Patches eine höhere Anzahl von Immigranten zur Folge hätte.

Bei den artspezi�schen Indizes untereinander bestehen zwischen den Ergebnissen Zusammenhänge, die

aber deutlich mit den ansteigenden Szenarien sinken, was den Ein�uss der heterogenen Matrix deutlich

macht. Die Aussagen von Riitters et al. (1995), dass viele Indizes hoch kolinear sind konnte hier für

die artabhängigen Maÿe nicht bestätigt werden. Jedoch wurden in der genannten Untersuchung keine

Indizes basierend auf individuenbasierten Ausbreitungsmodellen verwendet, die heterogene Landschaf-

ten berücksichtigen. Aufgrund des Prozessierungsaufwands für die individuenbasierten Modelle können

aber für die Immigrantenzahl in dieser Landschaft die Maÿe Gröÿe und Form verwendet werden. Eine

Übertragung dieser Resultate auf andere Landschaften ist aufgrund ihrer di�erierenden Patchanord-

nung und Matrixeigenschaften jedoch nicht adäquat. Die Ergebnisse der individuenbasierten Indizes
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lassen sich jedoch überwiegend nicht mit einzelnen strukturellen Maÿen erklären, jedoch liefert eine

Konglomerat struktureller Indizes einen hohen Erklärungswert. Somit stellen individuenbasierten Ma-

ÿen Informationen bereit, die von einzelnen strukturellen Indizes nicht geliefert werden können. Die

hohe potentielle Kolinearität von 26 strukturellen Indizes, welche Riitters et al. (1995) festgestellt

haben, wurde in dieser Arbeit nicht gefunden. Hohe Korrelationen wurden nur für zwei Indexpaare ge-

funden, wobei dieser Zusammenhang wiederum stark von der untersuchten Landschaft und den darin

be�ndlichen Patches abhängt. Der Problematik einer Stichprobe von eins kann durch die Anwendung

von Neutralen Landschaften begegnet werden (Neel et al., 2004), wodurch das Verhalten der Indizes

zueinander in unterschiedlichen Landschaften sichtbar wird und somit die Stichprobe der Analyse der

Kolinearität problemlos auf 1000 bis 10 000 erhöht wird.

5.4.7 Beispielhafte Darstellung einzelner Fragmente

Aussagekräftige Indizes können nur angewandt werden, wenn deren Verhalten in unterschiedlichen

Kon�gurationen, sowie der potentielle Wertebereich und die Limitationen des jeweiligen Maÿe bekannt

sind (Hargis et al., 1998). Die Darstellung des Verhaltens einzelner Indizes in a priori de�nierten Land-

schaften hat die Problematik deutlich gemacht, dass ein Maÿ wie die Distanz zum 1. ENN nicht not-

wendigerweise die Lage eines Fragments in der Landschaft gut wiedergibt. So sind Werte für Fragmente,

die in einer Agglomeration von Patches liegen, äquivalent zu einem Patch mit einem nahen Nachbarn.

Dies führt auch zu einer hohen Patchrelevanz bezüglich der Distanz für das geringer verbundene Frag-

ment. Jedoch zeigen die individuenbasierten Indizes distinkte Unterschiede zwischen Fragmenten, die

sich in einem unterschiedlichen räumlichen Kontext be�nden. Diese Ergebnisse zeigen, dass der Fokus

auf einen einzelnen Index zu di�erierenden Ergebnissen führen kann bzw. dass Indizes für die jeweilige

Fragestellung sorgsam ausgewählt werden müssen.

Eine detaillierte Betrachtung von Resultaten für einige Waldfragmente in Westafrika lässt die Kon-

�guration der jeweiligen Patches besser überblicken und die Ergebnisse analysieren. Die Indizes für die

fünf Waldfragmente zeigen, dass die in dieser Arbeit erstellten Parameter, wie die omnidirektionale

Distanz eindeutigere Ergebnisse liefern, als z. B. die Distanz zum 1. ENN. So weist das Fragment F5

eine niedrige Distanz zum 1. ENN auf und auch die Suchzeit und Anzahl erfolgreicher Emigranten zeigt

nachvollziehbare Zusammenhänge zwischen der räumlichen Anordnung und ihren Werten. F1 und F4

weisen im Gegensatz zu F3 und F5 niedrigere Suchzeiten und höhere Anteile erfolgreicher Emigranten

auf, wodurch ihre höhere Konnektivität postuliert werden kann.

5.4.8 Erklärungswert von Indizes für räumliche Biodiversitätsmuster

Es existieren viele wissenschaftliche Untersuchungen im Kontext von Habitatfragmentation und Biodi-

versität und ihre Ergebnisse sind sehr divers (Fahrig, 2003). Teilweise werden hierbei die E�ekte von

Habitatverlust und Habitatfragmentation vermischt und unterschiedliche Maÿe angewendet, um bio-

logische Daten zu erklären, was zu unterschiedlichen Ergebnissen führt (Fahrig, 2003). Die Resultate

dieser Arbeit der räumlichen Indizes für die Analyse der räumlichen Biodiversitätsmuster zeigen auch

die Komplexität verschiedener Indizes und Biodiversitätsdaten auf, die bei den unterschiedlichen Re-

sultaten für die Diversität der zwei Gruppen gefunden wurden. Hierbei ist jedoch zu beachten, dass

die Artenvielfalt der Gruppen verwendet wurden und somit die artspezi�schen Maÿe nicht angepasst

werden konnten. Weitere Untersuchungen der Erklärung für die gefundenen räumlichen Verteilungen
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sollten auf Arten oder funktionalen Gruppen basieren, damit die räumlichen Indizes individuell ange-

passt werden können. Hier können somit nur allgemeine Aussagen über die Erklärungsvariablen der

räumlichen Verbreitung der jeweiligen Artenvielfalt getro�en werden.

Für die Artenvielfalt der Chiropteren führt eine hohe Anzahl von erfolgreichen Emigranten und

eine hohe omnidirektionale Isolation des Fokus-Patch (oddFP, nicht signi�kant (0.19)) zu niedrigen

Artenzahlen. Der negative Zusammenhang mit der Anzahl erfolgreicher Emigranten, hohe Werte zei-

gen eine hohe Verbundenheit an, ist nicht kongruent mit anderen Arbeiten die hohe Artenzahl bei

hoher Verbundenheit aussagen (Bennett, 2003; Lindenmayer und Fischer, 2006). Dies kann durch his-

torische Diversitätsmuster erklärt werden, was dazu führen kann, dass unter Umständen in kleinen

Fragmenten noch Relikte von hohen Artenzahlen zu �nden sind, die nicht aufgrund der Gröÿe oder

Isolation bestehen, sondern nur aufgrund der Historie. Des Weiteren kann jedoch auch die Überschät-

zung der Artenzahlen von kleinen isolierten Fragmenten durch die räumliche Artenmodellierung ein

Grund für dieses Ergebnis sein, da diese unter Umständen weniger besammelt wurden oder die einge-

henden Umweltvariablen der Modellierung zu grob sind, um diese Fragmente adäquat wiederzugeben.

Wogegen der negative Zusammenhang mit der hohen Summen in der Distanz, sowie der positive mit

der omnidirektionalen Konnektivität der Ziel-Patches eine höhere Artenvielfalt bei hoher Konnektivität

postuliert. Die Diskrepanz zwischen den Ergebnissen der strukturellen und funktionalen Indizes kann

durch die verwendete Kosten- und Eignungsmatrize erklärt werden, die in den strukturellen Maÿen

nicht berücksichtigt wurden.

Bei der Analyse der Diversität von Amphibien ergaben sich Zusammenhänge mit der Verbundenheit

von Fragmenten. So führen hohe Anzahlen von erfolgreichen Emigranten oder eine niedrige Distanz zum

1. ENN zu höheren Diversitätswerten. Des Weiteren weisen kleine, komplexe Fragmente eine höhere

Artenzahl auf. Eine höhere Diversität von geschützten Amphibien in kleineren Fragmenten unterstützt

die SLOSS-Theorie der vielen kleinen Fragmente zur Aufrechterhaltung der Biodiversität aufgrund z. B.

einer höheren Habitatdiversität und geringeren stochastischen Extinktionsereignissen, die jedoch unter

Umständen den positiven E�ekten eines groÿen Fragments gleichbedeutend sind (Hoyle und Harborne,

2005). Dieser E�ekt der höheren Diversität (Baz und Garcia-Boyero, 1996) oder höheren Dichte (Ko-

prowski, 2005) in kleineren Fragmenten wurde in Untersuchungen auch vorgefunden, wobei die Anzahl

der Fragmente und die Isolation ebenfalls eine Rolle spielt (Baz und Garcia-Boyero, 1996). Ovaskainen

(2002) publizierte, dass das Optimum für die Metapopulationskapazität oder Zeit bis zur Extinktion,

sowohl von unterschiedlichen Faktoren wie Gröÿe und Anzahl, als auch von Immigrations- und Extink-

tionksraten abhängig ist und nicht von einem einzelnen Faktor. Auch bezüglich der Populationsgröÿen

ist die Gröÿe der Fragmente teilweise negativ korreliert, da E�ekte wie Immigrationsverhalten oder

Zeit seit der Fragmentation eine Rolle spielen (Bowman et al., 2002). So können sich Restpopula-

tionen in Fragmenten be�nden, die nur aufgrund ihrer jungen Fragmentationsgeschichte eine hohe

Populationsdichte besitzen bzw. existent sind und alleine die zeitliche Entwicklung die dort gefunde-

nen Populationen verschwinden lässt. Der Zusammenhang von Isolation und Gröÿe von Fragmenten

wird teilweise durch andere Umweltein�üsse beein�usst bzw. ist abhängig von den ökologischen Eigen-

schaften der untersuchten Arten (Delin und Andrén, 1999; van Tee�elen und Ovaskainen, 2007; Vos

et al., 2001). So kann z. B. konspezi�sche Attraktion zu veränderten Immigrationsraten (Välimäki und

Itämies, 2003) oder räumlicher Verteilung (Osborne et al., 2007) führen, wobei räumliche Attribute der

Fragmente eine untergeordnete Rolle spielen. Aber auch rein methodisch kann eine räumliche Glät-

tung durch die Modellierung von hohen Diversitätswerten zwischen groÿen Fragmenten zu einer hohen
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modellierten Artenzahlen in dazwischenliegenden kleinen Patches geführt haben. In dem Zusammen-

hang der Arten-Areal Beziehung ist jedoch die Berücksichtigung der Metapopulationsdynamik wichtig,

da bei einer stetigen Kolonisierung von kleinen Fragmenten aus groÿen umgebenden Fragmenten kein

kausaler Zusammenhang von hoher Diversität oder Abundanz in kleinen Fragmenten besteht, ohne die

umgebenden Patches miteinzubeziehen (Hanski, 1999).

Der positive Zusammenhang mit der Komplexität von Fragmenten kann durch eine hohe Habi-

tatdiversität aufgrund der erhöhten Länge der Grenz�ächen bzw. Ökotone begründet sein. Ökotone

werden teilweise als potentielle Biodiversitäts hot spots angesehen (Smith et al., 1997). Grenze�ekte,

abhängig von den Eigenschaften der umgebenden Matrix (Kupfer et al., 2006) und der untersuchten

Tierart (Lidicker, 1999), sind jedoch meist als negativ bezeichnet worden (Bélisle et al., 2001; Kalko

et al., 2008; Phillips et al., 2006a). Chapman et al. (2007) betonten, dass artspezi�sches Verhalten an

Grenz�ächen berücksichtigt werden sollte, um realistische Aussagen tre�en zu können. Hierbei muss

allerdings beachtet werden, dass Fragmente mit einer hohen Grenz�äche je nach Art geringere Kern-

gebietsgröÿen aufweisen, wodurch ihre Isolation wiederum erhöht wird (Ewers und Didham, 2007).

Jedoch haben Heegaard et al. (2007) auch darauf hingewiesen, dass Fragmente einer komplexen Form

unter Umständen auch die Konnektivität erhöhen, da durch längliche komplexe Formen die Distanz

zwischen den Grenzen von Patches geringer sein kann.

Grundsätzlich muss in der Anwendung der jeweiligen Indizes die Ökologie der jeweiligen Art be-

rücksichtigt werden, um aussagekräftige Ergebnisse bzw. Interpretation zu erhalten (Osborne et al.,

2001). Für die hohe Anzahl an Arten in den Amphibien- und Chiropteren-Datensätzen ist dies jedoch

nicht durchgehend möglich. Auch ist die Annahme der Waldgebiete als Habitat nicht für alle Arten,

die in diesem Gebiet modelliert wurden, angemessen und sollte auf bestimmte Waldarten reduziert

werden. Dies ist aber aufgrund teilweise fehlender ökologischer Information wiederum nicht konsis-

tent durchführbar, wobei dies ein wichtiger Ein�ussfaktor ist, da Indexanalysen abhängig von der Art

und ihrer Reaktion auf die Kon�guration der Fragmente sind (Matter et al., 2005). Die Analyse des

Vorkommens einzelner Arten oder funktionaler Gruppen kann zu anderen Ergebnissen führen als die

Analysen der Diversitätswerte. Des Weiteren ist für einige Arten unter Umständen der kategoriale An-

satz bei der Analyse von Biodiversitätsmustern problematisch, da z. B. Ökotone als Habitat genutzt

werden und nicht die Gesamt�äche der Fragmente. Auch verschiedene bzw. kontinuierliche Übergänge

zwischen Landbedeckungstypen können für eine Art Relevanz besitzen. Somit sind Indizes, basierend

auf einer anthropogen perzeptierten Landbedeckungsklassi�kation, für einige Arten unter Umständen

nicht adäquat.

Die Verwendung von modellierten Eingangsdaten ist grundsätzlich kritisch zu betrachten, da sie

auf vorher de�nierten Umweltparametern basieren und somit unter Umständen einige Landschaftsein-

heiten nicht repräsentieren. Des Weiteren �nden aufgrund der räumlichen Au�ösung oder der Art des

verwendeten Parameters kleine Waldfragmente unter Umständen keinen Ein�uss in den modellierten

Ergebnissen, was dazu führt, dass höhere Diversitäten aufgrund eines benachbarten groÿen Fragments

vorhergesagt werden als mit Berücksichtigung der Eigenschaften kleiner Fragmente. Dormann (2007b)

führte einige Bedenken gegenüber Vorhersagemodellen auf, da unter anderem Annahmen wie keine Re-

striktionen der Migration oder keine Anpassung an veränderte Umweltein�üsse keinen Ein�uss �nden,

aber implementiert werden können (Kearney et al., 2008). Auch die Korrektur auf räumliche Auto-

korrelation der Eingangsdaten sollte berücksichtigt werden (Dormann, 2007a; Dormann et al., 2007),

um fehlerhafte Resultate auszuschlieÿen. Zudem ist die Verwendung unterschiedlicher Modellierungs-
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ansätze entscheidend für die resultierenden potentiellen Verbreitungsgebiete (Elith et al., 2006), sowie

die Grenzwertsetzung der Vorkommenswahrscheinlichkeit der jeweiligen räumlichen Modelle (Freeman

und Moisen, 2008). Jedoch müssen in diesem Kontext die Stichprobenzahlen der eingegangenen Ar-

ten berücksichtigt werden, da bei Stichprobenzahlen unter 30 nicht konsistente Vorhersagen postuliert

werden (Wisz et al., 2008).

Neben räumlichen Attributen sind natürlich auch andere Faktoren ausschlaggebend, um Biodiver-

sitätsmuster zu erklären, wie z. B. Topographie (Coblentz und Riitters, 2004; Coblentz und Keating,

2008), anthropogene Störungen (Coblentz und Keating, 2008) oder Feuer (Klop und Prins, 2008).

Einen Zusammenhang zwischen Topographie und Diversität wurde jedoch nur auf der regionalen bis

kontinentalen Skala gefunden (Coblentz und Riitters, 2004), wobei betont wurde, dass weitere Fakto-

ren, wie z. B. temporale und räumliche Variabilität von Umweltbedingungen (Fjeldså et al., 1997), als

nur die Topographie und deren Derivate wichtig sind. Die in einem solchen Zusammenhang gefunde-

nen Ergebnisse können weiterführende Informationen des Adaptationspotentials von Arten und deren

räumlicher oder zeitlicher Veränderung liefern (Fjeldså und Lovett, 1997).

5.4.8.1 Programme zur räumlichen Analyse

Es existieren unterschiedliche Programme zur Analyse von räumlichen Attributen der Landschaft, die

für verschiedene Fragestellungen konzipiert wurden. Teilweise liefern sie kongruente Methoden oder

ergänzen sich. Das wahrscheinlich bekannteste Programm (Turner, 2005) für die Berechnung von räum-

lichen Indizes ist Fragstats (McGarigal et al., 2007; McGarigal und Marks, 1995). Weitere Program-

me, wie r.le (Baker und Cai, 1992; Baker, 2001) oder dessen Nachfolger r.li, sowie LEAP-II (Perera

et al., 1997), APACK (Mladeno� und DeZonia, 2000), Patch Analyst (Elkie et al., 1999) oder SPAN

(Turner, 1990) liefern einen ähnlichen Funktionsumfang oder bauen auf Fragstats auf. Andere Pakete

fokussieren sich mehr auf die räumliche statistische Analyse der Landschaft bzw. räumlichen Daten

z.B. S.A.U. (Macchi, 2008), PASSAGE (Rosenberg, 2008), SAM (Rangel et al., 2006)) oder spatstat

(Baddeley, 2008; Baddeley und Turner, 2005). Hierbei ist zu beachten, dass die meisten Programme

nicht in GIS oder Fernerkundungsprogrammen integriert sind, wodurch die Analyse von Eingangsda-

ten mit steigender Dateigröÿe von Satellitenbildern erschwert wird. Eine integrierte Lösung kann diese

Problematik durch die Option einer semi-automatischen Bearbeitung entschärfen, da so verschiedene

Vorverarbeitungsschritte und die Analyse der Landschaftmuster automatisiert werden können. Dies

macht es möglich, groÿe Mengen an zeitlichen und räumlichen Datensätzen mit geringerem Aufwand

zu analysieren. Des Weiteren sind viele dieser Programme frei verfügbar, jedoch ohne Einblick in die

Algorithmen und ohne Möglichkeit der Weiterentwicklung. Die Verfügbarkeit eines Programms inner-

halb eines GIS, welches semi-automatische Daten robust verarbeiten kann und dessen Programmcode

frei verfügbar ist und somit die kooperative Arbeit fördert, ist somit von Interesse. Neue weiterführende

und besser integrierte Programme, wie die in dieser Arbeit erstellt, tragen zu einer Verbesserung und

Vereinfachung der räumlichen Analysen von Landschaftsmustern bei.

5.4.9 Ausblick

Neben den hier beschriebenen Untersuchungen von räumlich variabler Fragmentanordnung ist auch

deren zeitliche Komponente relevant. Die zeitliche Variabilität von Fragmenten führt zur Veränderung

der Gröÿe, Form oder Verbundenheit von Fragmenten in der Landschaft. Erst die Analyse der zeitli-
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chen Veränderung der Landschaft lässt daher aussagekräftige Postulate bezüglich der Fragmentation

einer Landschaft zu, da z. B. nur ein Anstieg von Fragmenten bei gleichzeitiger Abnahme der Gröÿe

und einem Ansteigen der Isolation Fragmentation darstellt (Fahrig, 2003). Diese Entwicklung ist aber

nur mittels einer zeitlichen Komponente ableitbar, welche z. B. durch Satellitendaten bereitgestellt

wird, da Landschaften vergleichbare räumliche Anordnungen aufweisen können, jedoch ihre Historie

unterschiedlich ist. So können zwei Landschaften unterschiedlicher Gesamthabitat�äche in ähnlichem

Maÿe fragmentiert worden sein, wobei der Endzustand aufgrund der unterschiedlichen Ausgangslage

di�eriert. Hierbei stellt die zeitliche Dimension einen Korrekturfaktor dar, der die Fragmentation unab-

hängig von ihrem Bedeckungsgrad und nur noch abhängig von ihrer Entstehungsgeschichte erscheinen

lässt. Diese Korrektur auf die zeitliche Veränderung zielt auf ähnliche Versuche, den Habitatverlust

von dem der Fragmentation zu di�erenzieren (Koper et al., 2007), da diese beiden Komponenten un-

abhängig voneinander betrachtet werden müssen, aber oft vermischt werden (Fahrig, 2003).

Des Weiteren verändert sich mit der zeitlichen Komponente nicht nur die Anordnung oder Aus-

dehnung, sondern auch die Qualität des jeweiligen Habitats (DeWoody et al., 2005; Kindlmann und

Burel, 2008). Diese Variabilität kann durch die annuelle Phänologie ausgelöst werden und oszilliert

potentiell um einen Grundzustand (RNV - Range of Natural Variability (Landres et al., 1999; Wong

und Iverson, 2004)) mit einer gleichbleibenden mittleren Fläche und Isolation, welches jedoch unter

Umständen auch zu einer verringerten Populationsgröÿe (North und Ovaskainen, 2007) führen kann,

da die e�ektiv genutzte Habitat�äche über das Jahr geringer als die maximale Ausdehnung ist. Dieses

Verhalten der Landschaft kann, aufgrund der hohen zeitlichen Variabilität, potentiell auch zu einer

geringeren Bedeutung von Konnektivitätsanalysen führen (Fahrig, 1992). Eine Veränderung dieser Art

kann auch durch klimatische- oder Landbedeckungsveränderungen ausgelöst werden, die ohne Restau-

ration unidirektionale Modi�kation der Landschaft bewirken (Attiwill, 1994). In diesem Fall müssten

sich die Migrationsfähigkeiten von Organismen in der gleichen Rate ändern wie die Veränderung der

Landschaftskonnektivität. Andernfalls kann das Fortbestehen der jeweiligen Population nicht gewähr-

leistet werden (Fahrig und Merriam, 1994). Dies zeigt, dass die zeitliche Komponente in Betracht

gezogen werden muss (Keymer et al., 2000), sowie die Geschwindigkeit der Veränderungen (Brachet

et al., 1999). Dies ist durch die Verfügbarkeit von zeitlich hochaufgelösten Satellitendaten möglich.

Hierbei ist jedoch zu beachten, dass zeitlich variable räumliche Muster der Landbedeckung auch en-

dogen bedingt sein können, so z. B. durch edaphische und klimatische Bedingungen (Deblauwe et al.,

2008) und somit eine natürliche Modi�kation der Landschaft darstellt.

Bei der Analyse der zeitlichen Heterogenität sind jedoch auch die ökologischen Ansprüche einer

Art von Bedeutung (Chesson, 1985; Jakalaniemi et al., 2006), welche die Gefährdung einer Popula-

tion durch Extinktion determinieren (Kindlmann und Burel, 2008), da das Potential der Adaptation

auf z. B. räumliche oder klimatische Veränderungen abhängig von der jeweiligen Toleranz des Orga-

nismus ist (Hannah, 2008). In dem Kontext des Klimawandels hat die Analyse der räumlichen und

zeitlichen Veränderung der Landschaft auch Auswirkungen auf die E�ektivität von geschützten Ge-

bieten. So können vorher adäquate Gebiete durch Veränderungen der Umwelt nicht mehr akzeptabel

für die Persistenz einer Art sein. Diese Verschiebung von adäquaten Umweltbedingungen kann mittels

Fernerkundungsdaten, sowie Artverbreitungsmodellen beschrieben werden (Buermann et al., 2008).

Korridore können dabei die Konnektivität zwischen Fragmenten aufrechterhalten, wenn sich die po-

tentiellen Artverbreitungsgrenzen ändern und eine Migration in adäquate Gebiete nötig ist (Hannah,

2008).
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Jedoch ist hierbei nicht nur die räumliche und zeitliche Dynamik der jeweiligen Habitate von Be-

deutung, sondern auch die temporale Änderung der umgebenden Landschaft, der Matrixeigenschaft

(Blaum und Wichmann, 2007) und somit die zeitlich unterschiedlich starke Auswirkung der Land-

schaftsfragmentation auf Artenvorkommen in den Fragmenten (Gascon et al., 1999; Laurance et al.,

2007, 2008; Nascimento et al., 2006). So ist z. B. die sukzessive Modi�kation der umgebenden Matrix

für Vögel besser als die gleichzeitige und spontane Veränderung der Matrix wie Lindenmayer et al.

(2008) zeigen konnten.

Neben der wissenschaftlichen Analyse der Auswirkungen von Veränderungen der räumlichen Muster

auf unterschiedlichste abiotische und biotische Faktoren, müssen diese Resultate und deren Implika-

tionen auch auÿerhalb dieser Gemeinde verbreitet werden, um sie z. B. im Landschaftsmanagement

zu etablieren (Tabarelli und Gascon, 2005). Generell stellt die Verwendung von Gröÿe, Form und

Isolation von Fragmenten einen guten Ansatz für die Designierung von Schutzgebieten dar, jedoch

postulieren Bani et al. (2006), dass die Artenabundanz einen besseren Parameter für die Ausweisung

von Schutzgebieten darstellt, diese jedoch nicht �ächendeckend verfügbar ist. Daher könnten Maÿe,

die räumliche Muster beschreiben, stellvertretend für z. B. ökologische Daten, wie die Artabundanz in

Betracht gezogen werden bzw. Informationen bezüglich ihres Status, wie der Designierung von Schutz-

gebieten aufzeigen, da sie �ächendeckenden verfügbar sind. Dies setzt jedoch voraus, dass ein kausaler

Zusammenhang zwischen diesen Maÿen und den jeweiligen biotischen Daten existiert. Des Weiteren

sollten Faktoren, wie die humane Bevölkerungsdichte und somit der Druck auf noch bestehende Frag-

mente ebenfalls miteinbezogen werden, um realistischere Empfehlungen für den e�ektiven Schutz von

Gebieten geben zu können (Burgess et al., 2006; Fjeldså und Burgess, 2008; Parks und Harcourt, 2002).

Die Vorhersage von Veränderungen von Landschaftsmustern ist ein weiteres anspruchsvolles For-

schungsfeld (Turner, 2005), welches auch Vorhersagen von Veränderungen ökologischer Prozesse ermög-

licht (White et al., 1997). Dies ist deshalb von Bedeutung, da von einer verzögerten Reaktion verschie-

denster Organismen auf Landschaftsveränderungen, besonders Fragmentation, ausgegangen werden

kann, was zu einer Unterschätzung des Ein�usses von Fragmentation führt (Hanski, 2005). Allerdings

ist hierfür, neben den weiterführenden Untersuchungen im Kontext der Landbedeckungsklassi�kation

mittels Fernerkundungsdaten und der darauf basierenden Analyse der räumlichen Muster, auch die

Erforschung von ökologischen Ansprüchen und Verhalten der zu untersuchenden Arten bedeutsam, um

aussagekräftige Indizes erstellen zu können (Turner, 2005). Auch ist der Vergleich der Landschaft vor

und nach einem Fragmentationsereignis wichtig, um Prozesse zu verstehen, jedoch sind dafür Feldex-

perimente notwendig (Saunders et al., 1991; Ferraz et al., 2003), die aber nur selten durchführbar sind,

wie es im Fall des Biological Dynamics of Forest Fragments Project (BDFFP) möglich war (Bierregaard

et al., 2001; Laurance et al., 2004b).

Dies zeigt, dass unterschiedliche Ansätze notwendig sind, um derartige Analysen zu verbessern.

Zeitlich und räumlich hochaufgelöste Satellitendaten sind hierbei wichtig, die mittels in-situ Aufnah-

men und robusten Klassi�kationsverfahren aktuelle Informationen der Landbedeckung liefern. Des

Weiteren sind ökologische Informationen notwendig, um die Sensitivität unterschiedlicher Organismen

auf die Veränderung der Landbedeckung abschätzen zu können, dies liefert zusammen mit angepassten

räumlichen Indizes und der Landbedeckungsklassi�kation eine verbesserte Aussage und Abschätzung

der Ein�üsse auf Organismen. Jedoch muss man sich in vielen Teilen der Erde der Aussage von Saun-

ders et al. aus dem Jahr 1991 anschlieÿen, dass ... we are usually too late to do anything except try to

maintain the remnants left following fragmentation.
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Kapitel 6

Neutrale Landschaftsmodelle zur

Untersuchung von determinierenden

Faktoren auf Landschaftsmuster

6.1 Einleitung

Alle Landschaften sind verschiedenen Ein�ussfaktoren ausgesetzt, die auf ihre räumliche Anordnung

einwirken. Besonders anthropogene Faktoren bestimmen in einem Groÿteil der terrestrischen Ökosys-

teme die räumlichen Muster von verschiedenen Habitaten (Kareiva et al., 2008). Diese beobachteten

räumlichen Kon�gurationen, die unter anderem durch die Gröÿe oder Distanz von Patches zueinan-

der beschrieben werden, sind ein etablierter Bestandteil landschaftsökologischer Forschung (With und

King, 1997; Ewers und Laurance, 2006). Durch die Verfügbarkeit von Satellitendaten können groÿe

Gebiete detailliert analysiert werden. Jedoch lässt die Ableitung von Indizes, die die Kon�guration der

Patches in der Landschaft beschreiben, keine Rückschlüsse auf determinierende Faktoren des beobach-

teten Musters zu.

Beobachtete Muster sind das Ergebnis einer komplexen historischen Interaktion von natürlichen

Faktoren (z.B. Feuer, edaphische Ein�üsse, Klima) als auch anthropogen induzierten Faktoren (z.B.

Agrikultur, Deforestation) (Turner et al., 2001b). Diese Kombination verschiedener Faktoren kann ein

individuelles Muster erzeugen, welches die Landschaft charakterisiert (Turner et al., 2001b). Theore-

tisch können jedoch auch rein stochastische Prozesse für die Muster verantwortlich sein. Viele Faktoren,

wie anthropogen induzierte Veränderungen (Kareiva et al., 2008) oder topographische und edaphische

Ein�üsse, generieren theoretisch keine zufallsbasierten Landschaftsstrukturen (Pearson und Gardner,

1997). Der Zusammenhang zwischen Faktoren, die auf die Landschaft einwirken und beobachteten

Mustern kann nur analysiert werden, wenn das Muster ohne den Ein�uss des jeweiligen Faktors be-

kannt ist (Gardner et al., 1987), was durch eine zufällig generierte Landschaft erreicht werden kann. Zur

Untersuchung, ob ein beobachtetes Muster von einer zufälligen Kon�guration abweicht und somit ein

Ein�ussfaktor das beobachtete Muster determiniert, werden Neutrale Landschaftsmodelle (NLM) an-

gewandt (Caswell, 1976; Gardner et al., 1987; Turner et al., 2001b). Dieses Verfahren erlaubt es, einen

Ein�uss von extrinsischen Faktoren auf beobachtete Muster zu postulieren. Dies geschieht, indem die

Anordnung der Bedeckung permutiert wird, während Eigenschaften wie der Bedeckungsgrad konstant

gehalten werden. Falls die reale und die zufällige Landschaft keine Di�erenzen aufweisen, beein�ussen
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nur stochastische Prozesse die beobachteten Landschaftsmuster (Pearson und Gardner, 1997). Wenn

die realen Landschaftsmuster (z.B. Patches von Regenwald) mit modellierten Zufallslandschaften ver-

glichen werden und die Attribute von Patches (z. B. Fläche, Form) systematisch di�erieren, kann ange-

nommen werden, dass Faktoren, wie z.B. Topographie oder anthropogener Ein�uss diese Abweichung

produzieren (Gardner und O'Neill, 1991). With (1997) erläuterte die potentiellen Anwendungen von

NLMs im Naturschutz und postulierte, dass sie für verschiedene Zwecke eingesetzt werden können, u.a.

für Metapopulationsmodelle, Konnektivitätsanalyse, Vorhersage von Habitatverlusts- und Fragmenta-

tionsgrenzwerte auf die Persistenz von Populationen oder im Kontext von Ökosystemmanagement und

der Konzeption von Naturschutzgebieten.

6.1.1 Stand der Forschung

Ein Neutrales Landschaftsmodell nutzt eine minimale Anzahl von Parametern (Bedeckungsgrad und

Agglomerationsfaktor), um Landschaftsmuster zu generieren, wobei extrinsische Faktoren ausgenom-

men werden (Gardner et al., 1987; Turner et al., 2001b) (für eine Diskussion des Unterschieds von Null

und Neutralen Modellen in der Biogeographie und Gemeinschaftsökologie siehe Gotelli und McGill

(2006)). Ein NLM ist neutral in dem Sinne, dass explizit keine Ein�ussfaktoren (ökologische, topogra-

phische, historische) die räumliche Kon�guration beein�ussen. NLMs wurden originär dafür entwickelt,

die Hypothese zu überprüfen, ob anthropogen induzierte Fragmentation und eine zufällige Anordnung

unterschiedliche räumliche Mustern aufweisen. Die Anwendung wurde unter anderem um die Über-

prüfung von Landschaftsindizes erweitert, welche zur Charakterisierung einer Landschaft verwendet

werden (Gardner und Urban, 2007). Des Weiteren werden NLMs verwendet um Muster, die die Re-

sultate von zufälligen Prozessen waren, von denen zu di�erenzieren, die durch komplexere ökologische

Prozesse bestimmt wurden (Keitt, 2000). NLMs erlauben somit, den Ein�uss von Prozessen auf be-

obachtete Muster zu untersuchen (Pearson und Gardner, 1997). Die Entwicklung von NLM evolvierte

von der zufälligen räumlichen Anordnung von Pixeln zu der Anwendung von fraktalen Algorithmen

zur Landschaftsgenerierung in den Folgejahren und resultierte in verschiedenen Anwendungsgebieten

in der Landschaftsökologie (Gardner und O'Neill, 1991; Jager und King, 2004; Pearson und Gardner,

1997; Riitters et al., 2007; Turner et al., 2001b; With, 1997).

With und King (1997) unterscheiden zwei Anwendungsgebiete von NLMs, zum einen die Untersu-

chungen zur Unterscheidung von Landschaftsattributen, wie Gröÿe oder Form zwischen einer realen

und einer zufälligen Landschaft und zum anderen die Analyse ökologischer Prozesse, wie Migration

oder Feuerausbreitung, unabhängig von Mustern in der realen Landschaft. In diesem Kapitel wird die

Anwendung bezüglich der ersten Kategorie behandelt.

Vor dem Vergleich von zufälligen und beobachteten Mustern ist die Analyse der Sensitivität der

zufälligen NLM-generierten Landschaftsmuster auf verschiedene Ein�ussfaktoren wie Bedeckungsgrad,

Ausdehnung des Untersuchungsgebiets oder den Agglomerationsfaktor unabdingbar. Der Bedeckungs-

grad beschreibt den prozentualen Anteil der Bedeckung von Habitat in der Landschaft und der Ag-

glomerationsfaktor de�niert die räumliche Kon�guration der in der Landschaft erstellten Habitatfrag-

mente.

Gardner et al. (1987) konnten zeigen, dass Ergebnisse der generierten Anzahl, Gröÿe und Form

(SHAPE-Index) der Patches in einem NLM mit dem angegebenen Bedeckungsgrad und der variieren-

den Ausdehnung des Untersuchungsgebiets zusammenhängen. Auch Fortin et al. (2003) generierten

Landschaften mit verschiedenen Bedeckungsgraden und Agglomerationsfaktoren (Autokorrelationsko-
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e�zient) und untersuchten u.a. die Auswirkungen auf die Anzahl von generierten Patches. Dabei ergab

sich eine bimodale Verteilung mit Maxima bei ca. 20 und 80% , deren Amplitude durch einen erhöhten

räumlichen Agglomerationskoe�zient gedämpft wird. Auch Pearson und Gardner (1997) untersuchten

den E�ekt von ansteigendem Bedeckungsgrad auf die Anzahl von Patches und die mittlere Patchgrö-

ÿe, der eine linksschiefe unimodal respektive eine ansteigende Verteilung verursacht. Auÿerdem wurden

die Auswirkungen auf den Largest Patch Index (LPI) und die Grenz�äche untersucht, deren Verteilung

ansteigt bzw. unimodal ist. Hierbei wurde die 4-Nachbarschaftsregel genutzt, um Patches zu de�nie-

ren. Diese De�nition ist kritisch für die Ergebnisse (O'Neill et al., 1988) und muss konstant über alle

Untersuchungen verwendet werden, da eine andere Nachbarschaftsregel eine unterschiedliche Anzahl

oder Form von Patches de�niert.

Aufbauend auf diesen Resultaten können weiterführende Untersuchungen eines Vergleichs von zufäl-

ligen und realen Mustern durchgeführt werden. Gardner und Urban (2007) fanden, dass die anthropo-

gene Fragmentation einer Landschaft zu nicht zufälliger Anordnung eines Landober�ächentyps (Anzahl

Patches, Gröÿe und Konnektivität (hier: correlation length)) führt. Auch Hill und Caswell (1999) pos-

tulierten, dass Habitatzerstörung selten ein vollkommen zufälliger Prozess ist. Jedoch erzeugt sie nach

Scheuring (1991) und Solé und Manrubia (1995) Patches, die fraktale Formen aufweisen. Der Vergleich

zwischen Indizes eines NLM (Anzahl, Gröÿe, SHAPE) mit denen beobachteter Muster, ergab signi�-

kante Unterschiede. Nach Gardner et al. (1987) lässt dies Rückschlüsse zu, auf welcher Skala Störungen

und Landschaftsprozesse miteinander interagieren und die Landschaftsmuster beein�ussen. Bierwagen

(2007b) nutzte zufällige (fraktale) Landschaften in urbanen Gebieten, um die Auswirkungen von Habi-

tatverlust zu untersuchen. Es wurden die Di�erenzen der Konnektivität (Fragstats-Index: CONNECT

(McGarigal et al., 2007)) einer zufälligen Landschaft nach Substraktion der Fläche verschieden groÿer

Städte untersucht. Dabei fand sich ein nicht-linearer Zusammenhang von Habitatverlust und Konnek-

tivität, welche wiederum abhängig ist von der Habitatverteilung und der Ausbreitungsfähigkeit des

beobachteten Organismus, welche die Konnektivität determiniert. Pearson und Gardner (1997) vergli-

chen eine reale Landschaft verschiedener Agglomerations- und Bedeckungsgradwerte mit der mittleren

Patchgröÿe (Mean Patch Size (McGarigal et al., 2007)), der Anzahl von Patches und dem SHAPE Index

und untersuchten deren E�ekt auf unterschiedliche Ausbreitungsstrategien. Der Agglomerationsfaktor

zeigte einen gröÿeren Ein�uss auf erfolgreiche Ausbreitung als der Bedeckungsgrad. Des Weiteren kor-

relierte die Immigrationsrate mit der mittleren Patchgröÿe und dem SHAPE-Index positiv. Durch

die Anwendung von NLMs konnten, zusätzlich zu den Ergebnissen der realen Landschaften, Aussagen

über die relativ höhere Bedeutung von Patchgröÿe und SHAPE Index auf Immigrationserfolge gemacht

werden (Pearson und Gardner, 1997). Einen Überblick über die Nutzung von NLMs für verschiedene

ökologische Fragestellungen liefern With und King (1997).

Ziel der Arbeit

Das Ziel der Untersuchungen ist die Identi�kation von Faktoren, die die räumliche Anordnung realer

Vegetationsmuster einer Landschaft determinieren. Dies wird durch ein iteratives Maskierungsverfah-

ren von potentiellen Ein�ussfaktoren erreicht. Im ersten Schritt wird das Verhalten eigener NLM-

Algorithmen analysiert, darauf aufbauend werden beobachtete Landschaftsmuster und potentiell be-

ein�ussende Faktoren untersucht.

Die Fragestellungen sind:
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• Wie unterscheiden sich die Ergebnisse von Neutralen Landschaftsmodellen bei unterschiedlichen

Landbedeckungsgraden und Agglomerationswerten?

• Besitzen Waldfragmentgemeinschaften im Regenwaldbiom Westafrikas eine zufällige räumliche

Anordnung?

• Können anthropogene Faktoren die räumliche Anordnung dieser Fragmente erklären?

Die Hypothesen dieser Arbeit sind:

1. Die beobachteten Muster der Fläche, SHAPE-Index und Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn

(ENN ) der Waldfragmente Westafrikas weichen von einer zufälligen Verteilung ab. Zwei Gebiete

werden exemplarisch untersucht.

2. Anthropogene Ein�ussfaktoren determinieren die beobachteten räumlichen Muster dieser Wald-

fragmente.

6.2 Methodik

In dieser Untersuchung wurde zur Analyse verschiedener determinierender Ein�ussfaktoren das Kon-

zept des NLMs erweitert, indem iterativ begrenzende Parameter eingeführt wurden und sich somit

Alternativhypothesen ergaben, die die räumliche Struktur einer Landschaft nach Hinzunahme eines

extrinsische Faktors beschreiben.

Die Methoden, die im folgenden erläutert werden, basieren auf bestehenden Funktionen und ei-

genen Entwicklungen, die in der GRASS Umgebung (ANSI-C) (GRASS Development Team (2008);

Neteler und Mitasova (2008)) implementiert wurden. Bereits etablierte Methoden werden hier deshalb

nicht weiter ausgeführt. Alle Analysen werden basierend auf Patches durchgeführt, im Gegensatz zu

Klassen oder Landschaftsanalysen (McGarigal, 2000). Die De�nition eines Patches als räumlich zu-

sammenhängende Fläche eines Landober�ächentyps verlangt auÿerdem nach der Klärung des Begri�s

zusammenhängend. Einige Untersuchungen de�nieren die Zugehörigkeit von Zellen zu einem Patch,

wenn sie in den vier Haupthimmelsrichtungen angrenzend sind (4-Nachbarschafts-Regel) (Pearson und

Gardner, 1997). Die Alternative, zusätzlich Zellen, die diagonal zueinander liegen als einen Patch zu

klassi�zieren, wird als 8-Nachbarschafts-Regel bezeichnet. Die Module, die im Rahmen dieser Arbeit

entwickelt wurden, wurden so entworfen, dass beide Methoden anwendbar sind. In der folgenden Ana-

lyse wird jedoch nur die 4-Nachbarschafts-Regel angewandt. Somit wird angenommen, dass Individuen

nicht in diagonal angrenzende Zellen migrieren können und diese Zellen somit keinen zusammenge-

hörigen Patch darstellen, was jedoch durch unterschiedliche ökologische Perzeptionen der Landschaft

di�erieren kann. Dies ist auch kongruent mit Analysen von Pearson und Gardner (1997), die die 4-

Nachbarschaftsmethode für Individuen mit schlecht ausgeprägten Ausbreitungskapazitäten verwendet

haben.

6.2.1 Neutrale Landschaftsmodelle

Im Rahmen dieser Arbeit wurden zwei Programme (r.nlm, r.nlm.stats) erstellt, welche zufällige Land-

schaftsformen basierend auf fraktalen Landschaften generieren. Diese Neutralen Landschaftsmodelle

berücksichtigen verschiedene Faktoren. Erstens den Bedeckungsgrad, der sich entweder automatisch
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Abbildung 6.1: Auswirkungen von Agglomerationsfaktor und Bedeckungsgrad. Die Auswirkungen von den zwei

Parametern, Agglomerationsfaktor und Bedeckungsgrad auf die Generation von Neutralen Landschaften

(grün) ist dargestellt (r.nlm).

dem korrespondierenden Bedeckungsgrad einer beobachteten Landober�ächenklasse anpasst, vom Nut-

zer vorgegeben werden kann oder sich zufällig generieren lässt. Dieser Parameter wird in Prozent

der Landschaftsbedeckung angegeben (Abb. 6.1). Er deckt Werte von 1 bis 99%ab, wobei 0%und

100%nicht berücksichtigt werden, da keine Patches bzw. ein singulärer �ächendeckender Patch keine

weiterführenden Analysen erlauben.

Der zweite Faktor, der in NLMs berücksichtigt wird, ist der Agglomerationsfaktor, er kann Werte

zwischen 0 und 1 annehmen, wobei ein höherer Wert eine stärkere Agglomeration der Patches bedeutet.

Dieser Parameter kann zufällig generiert oder individuell ausgewählt werden. In Abbildung 6.1 sind

drei unterschiedliche Agglomerationswerte (0.25, 0.5, 0.75) bei je drei verschiedenen Bedeckungsgraden

(25% , 50%und 75% ) dargestellt.

Das Programm r.nlm liefert ein NLM als Raster, auf dessen Basis Indizes berechnet werden können,

während r.nlm.stats statistische Analysen durchführt und deren Ergebnisse als Textdateien ausgibt,

ohne graphische Ergebnisse zu erzeugen. Unterschiedliche Statistiken sind in r.nlm.stats verfügbar, von

denen hier der Mittelwert, das Minimum und Maximum sowohl für die Fläche, als auch die Distanz

zum 1. ENN und den SHAPE Index angewendet werden.

Es besteht die Option, den Bedeckungsgrad anzugeben oder den Wert des Bedeckungsgrads eines

Rasters zu übernehmen. Die letztere Methode wurde für die realen Landschaften angewandt, so dass

die modellierten und realen Bedeckungsgrade übereinstimmten.

Darüber hinaus wurde eine Funktion eingeführt, die bestimmte Bereiche der Landschaft für die

Generierung eines NLMs nicht zur Verfügung stellt, um unterschiedliche Hypothesen zu testen (nullval)

(Abb. 6.2). Mit Hilfe dieser Funktion werden Flächen des NLMs nur noch innerhalb vorgegebener
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(a) Zufällige Verteilung (grün; Bedeckungsgrad

9.34% )

(b) Zufällige Verteilung (grün; Bedeckungsgrad

9.34% ) mit Begrenzungen in grau dargestellt

Abbildung 6.2: Beispiel von Begrenzungsszenarien. Die grauen Flächen wurden in Abbildung 6.2b als begrenzende

Faktoren verwendet, nur noch die weiÿen Flächen stehen zur Verfügung. In Abbildung 6.2a werden diese

Begrenzungen nicht berücksichtigt (r.nlm).

Begrenzungen erzeugt (graue Fläche in Abb. 6.2b). Eine Übereinstimmung des realen Musters von

dem des NLMs kann zu Rückschlüssen führen, ob dieser begrenzende Faktor zur Erklärung der realen

Anordnung des jeweiligen Index beitragen kann. Die Syntax der Kommandos von r.nlm und r.nlm.stats

ist in Appendix A-1.5 und A-1.6 ab Seite VI zu �nden.

6.2.2 Analysierte Daten

6.2.2.1 Modellierte Landschaften

Zur Untersuchung des Ein�usses von Bedeckungsgrad und Agglomerationsfaktor auf Indizes wurden für

einen 1000×1000 Pixel groÿen Ausschnitt 100 000 Neutrale Landschaften generiert. Diese Ausdehnung

wurde gewählt, da kleinere Landschaften unter Umständen durch Grenze�ekte stark beein�usst werden

(Turner et al., 2001b) bzw. nach Gardner (1999) unverlässliche Resultate liefern, besonders wenn

sie kleiner als 100×100 Pixel sind. Diese Landschaften wurden mit unterschiedlichen Kombinationen

von Bedeckungsgrad und Agglomerationsfaktor generiert, so dass eine Stichprobengröÿe von 100 je

Kombination von Bedeckungsgrad und Agglomerationsfaktor erzeugt wurde.

Zur Untersuchung der Performanz der NLM Module wurden Landbedeckungsgrad und Agglomera-

tionsfaktor sukzessiv erhöht und die Anzahl der dabei generierten Patches, deren Gröÿe, Distanz und

SHAPE Index berechnet. Hierbei wurden Bedeckungsgrade von 10%� 90% in Zehnerschritten ver-

wendet, sowie Agglomerationsfaktoren von 0.0 � 1.0 in 0.1-Schritten. Dies lässt Rückschlüsse auf die

Auswirkungen des Bedeckungsgrad und des Agglomerationsfaktors auf die generierten Landschaften

zu.

6.2.2.2 Reale Landschaften

Die hier verwendete reale Landschaft basiert auf einer Klassi�kation des Joint Research Center (JRC),

die im Jahr 2000 eine Landober�ächenklassi�kation mit einer räumlichen Au�ösung von 1 kmpublizierten

(GLC2000 in Abb. 6.3a, (European Commission, 2003)). Auf der gleichen Au�ösung wird auch das

NLM berechnet. Es wurden Gebiete ausgewählt, deren Anordnung von kleinen und groÿen Fragmenten

als repräsentativ für existierende Muster angesehen werden können (Abb. 6.3, 6.4, 6.6).
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(b) Die Lage der zwei Untersuchungsgebiete in Westafrika (Elfenbeinküste und Ghana).

Abbildung 6.3: Lage der Untersuchungsgebiete in der Elfenbeinküste und Ghana auf afrikanischen und west-

afrikanischem Maÿstab (PNT = Parc National de Taï)
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Ein�ussfaktoren für die tatsächlichen Muster können edaphische oder anthropogene Faktoren, sowie

Klima oder Topographie sein. Die von der FAO vorliegenden Bodenparameter für Afrika sind nicht

hochaufgelöst verfügbar (5×5 arc-Minuten), somit können sie nicht adäquat verwendet werden (FAO,

1991). Klimatische (Hijmans et al., 2005) und topographische Informationen (USGS, 2004) zeigen für

die hier verwendeten kleinräumigen Untersuchungsgebiete geringe Variabilität. Jedoch zeigen diese

Gebiete eine starke anthropogene Beein�ussung, die auch für groÿe Regionen Afrikas postuliert werden

können (Balmford et al., 2001; Brashares et al., 2001; Sanderson et al., 2002; Sturm, 1995).

Begrenzende Faktoren Zur Untersuchung von Alternativhypothesen, dass die reale Landschaft

nicht von einer zufälligen abweicht, wurden sechs begrenzende Faktoren eingeführt. Diese Einstellung

untersucht die Abweichung der realen Landschaft von einer zufällig generierten Landschaft, jedoch unter

Berücksichtigung von Begrenzungsvariablen (Abb. 6.4 und 6.6). Diese NLMs wurden mit folgenden

Begrenzungsfaktoren ausgeführt: die Klassen urbaner Raum und Wasser�ächen (Urban-Wasser), der

GLC2000 Klassi�kation (European Commission, 2003) und fünf Begrenzungsszenarien basierend auf

Footprint (FP) Werten (Sanderson et al., 2002) für ≥ 60, ≥ 50, ≥ 40, ≥ 30 und ≥ 20 (FP60 - FP20). Es

wurden nur höhere Werte als FP20 und niedriger als FP60 verwendet, da oberhalb keine Werte mehr

für diese Landschaftsausschnitt vorhanden waren und unterhalb die komplette Landschaft ausgewählt

wurde.

Zur Analyse des anthropogenen Ein�usses wurde die von Sanderson et al. (2002) berechnete Human

Footprint Karte (Au�ösung: 1 km ) verwendet. Hierbei wurden anthropogene Ein�üsse basierend auf

Populationsdichteabschätzungen (CIESIN, 2002), Landtransformation und Infrastruktur (NIMA, 1997;

Elvidge et al., 2001) abgeschätzt und eine globale Karte mit Werten von 0-100 (kein bis maximaler

menschlicher Ein�uss) publiziert, wobei global nur ein Maximum von 72 in Brownsville (USA) erreicht

wurde. Dieser Datensatz liefert eine �ächendeckende Grundlage für die Analyse des anthropogenen

Ein�usses.

6.2.3 Statistik

Für statistische Analysen und Graphiken wurde das Statistikprogram R (R Development Core Team,

2008) verwendet. Wenn beobachtete Landschaftsmuster innerhalb eines 95%Kon�denzintervalls der

modellierten Parameter liegen, dann können sie als gleich angesehen werden. Somit wurden Landschaf-

ten bezüglich ihrer räumlichen Attribute als signi�kant unterschiedlich bei einem α = 0.05 angesehen

(Gardner und Urban, 2007; Pearson und Gardner, 1997).

Für die Untersuchung der Di�erenzen der realen Landschaft von zufälligen Landschaften wurden

die Abweichung zwischen beobachteten und simulierten Werten mithilfe der Anzahl von simulierten

Werten unter- bzw. oberhalb des beobachteten Werts analysiert (Gleichung 6.1). Dieses Verfahren

ergibt ab einer Stichprobenzahl von 10 000 verlässliche Annäherungen an den p-Wert (pers. Komm.

Dr. T. Hovestadt). Hierbei sind ξα und ξβ die Anzahl der simulierten Werte oberhalb von 0.975 bzw.

unterhalb von 0.025 der Stichprobengröÿe.

p-Wert =

P
beob. Wert ≥ ξαsimul.Werte

Anzahl der simul. Werte
∗

P
beob. Wert ≤ δβsimul.Werte

Anzahl der simul. Werte
(6.1)
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Abbildung 6.7: Untersuchungsgebiet von Regenwaldfragmenten in der Elfenbeinküste. Werte der Footprint

-Analyse (Sanderson et al., 2002) für Regenwaldfragmente in der Elfenbeinküste. Hohe Werte indizieren

einen hohen anthropogenen Ein�uss. Die Flächen unterhalb der jeweiligen Footprint Werte sind die, die

von den NLMs genutzt werden können (rows/cols: 482×642).
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6.3 Ergebnisse

Die hier verwendeten Indizes sind in Kapitel 5 näher erläutert und werden daher hier nur kurz dar-

gestellt. Berechnet wurde die Fläche von Patches, die euklidische Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn

(ENN) und die Komplexität des Patches (SHAPE-Index), welcher sich von 1 (kompakte Form) bis

∞ (komplexe Form) erstrecken kann. Als Anzahl von Patches wird die Menge von distinkten Flächen

de�niert, die nach der 4-Nachbarschaftsregel ein zusammengehöriges Gebilde darstellen.

Für die Erstellung der NLMs wurde entweder für die modellierten Daten eine a priori de�nierte

Ausdehnung verwendet oder bei der Untersuchung der beobachteten Muster die Ausdehnung und

Au�ösung der realen Landschaft angepasst.
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Abbildung 6.8: Gröÿe, Anzahl, Distanz und SHAPE-Index abhängig vom Bedeckungsgrad. Ein�uss des Be-

deckungsgrads auf Fläche (a), Anzahl (a), Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn (b) und SHAPE-Index (c)

(n=100 (je Bedeckungsgrad), Maÿe: dimensionslos).
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Tabelle 6.1: Zusammenhang zwischen Indizes verschiedener

Bedeckungsgrade. Der Zusammenhang zwischen Indizes

bei verschiedenen Bedeckungsgraden ist dargestellt. Die

Analyse wurde immer mit dem nächst höheren Prozent-

satz durchgeführt (Wilcoxen-Rank-Test (2-seitig, nicht ge-

paart), p ≤ 0.05, n=100).

Fläche SHAPE Distanza Anzahl

Bedeckungsgradklasse

10%� 20% ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.05

20%� 30% ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.05 n.s.

30%� 40% ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.05 ≤ 0.05

40%� 50% ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.05 n.s.

50%� 60% ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.001 ≤ 0.05

60%� 70% ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.001 n.s.

70%� 80% ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.001 ≤ 0.001

80%� 90% ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

a Distanz zum Euklidischen Nächsten Nachbarn.

6.3.1 Modellierte Daten

Die Auswirkungen von veränderten Rahmenbedingungen (Bedeckungsgrad und Agglomerationsfaktor)

auf Indizes in generierten Landschaften wurde für die angegebenen Bedeckungsgrade und Agglomera-

tionsfaktoren anhand von je 100 NLMs/Kombination auf 1000×1000 Pixel untersucht.

6.3.1.1 Ein�uss des Bedeckungsgrads

Die Untersuchung der zufälligen Landschaften bei unterschiedlichen Bedeckungsgraden, ergab, dass

die Anzahl von generierten Patches eine linksschiefe Verteilung aufweist und mit ansteigendem Land-

bedeckungsgrad sinkt, wobei das Maximum bei 30%Bedeckungsgrad zu �nden ist (Abb. 6.8c). Dies

begründet sich aus dem Sachverhalt, dass bei ansteigendem Bedeckungsgrad mehr Patches entstehen,

jedoch bei diesem Wert die Fragment noch nicht fusionieren, wie es bei höheren Bedeckungsgraden der

Fall ist. So �ndet sich die geringste Patchanzahl bei 90%Bedeckungsgrad. Die Unterschiede der Anzahl

der generierten Patches zwischen unterschiedlichen prozentualen Bedeckungsgraden unterscheidet sich

nur teilweise signi�kant (Tab. 6.1).

Die Fläche der Patches steigt mit ansteigendem Bedeckungsgrad kontinuierlich an und erreicht

ihr Maximum bei 90%Bedeckungsgrad (Abb. 6.8c). Hierbei zeigen die Patchgröÿen der einzelnen

Bedeckungsgrade signi�kante Unterschiede zwischen allen Prozentklassen (Tab. 6.1).

Die Distanz (ENN) zwischen den Patches ist bei 10%Bedeckung maximal. Diese sinkt mit steigen-

dem Bedeckungsgrad (Abb. 6.8a). Die Distanzwerte zur nächst höheren bzw. niedrigen Bedeckungs-

gradklasse unterscheiden sich immer signi�kant (Tab. 6.1).

Für den SHAPE-Index ist eine rechtsschiefe Verteilung mit einem Maximum bei 70% Bedeckungs-

grad zu erkennen, bei höheren, als auch niedrigeren Bedeckungsgraden ergeben sich kompaktere Flä-

chen (Abb. 6.8b). Unterschiede zwischen den SHAPE-Werten sind nur bei geringer Bedeckung und bei

90%Bedeckungsgrad signi�kant (Tab. 6.1).
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6.3.1.2 Ein�uss des Agglomerationsfaktors

Die Anzahl der Patches sinkt mit ansteigendem Agglomerationsfaktor, wobei parallel die mittlere

Patchgröÿe ansteigt (Abb. 6.9c). Die Unterschiede zwischen den di�erierenden Agglomerationswerten

sind signi�kant (Tab. 6.2). Die Magnitude der Flächendi�erenz zwischen Minimum und Maximum des

Agglomerationswerts beträgt 18 Pixel (Px), somit ist der E�ekt des Agglomerationsfaktors bedeutend

für die Analyse der Patch�äche.

Die mittlere Distanz zum 1. ENN der gesamten Landschaft steigt mit ansteigendem Agglomerati-

onswerten signi�kant an (Abb. 6.9a, Tab. 6.2) und zeigt ihr Maximum bei hohen Agglomerationswerten.

Dies begründet sich durch die homogene Verteilung von Fragmenten bei geringen Agglomerationswerten

und der damit einhergehenden geringen Distanz zum nächsten Nachbarn. Bei hohen Agglomerations-

werten ist die Variabilität der Distanzen einzelner Fragmente zum nächsten Nachbar aufgrund der

Agglomeration höher und führt somit unter Umständen zu höheren mittleren Distanzwerten.

Der SHAPE-Index in Abbildung 6.9b zeigt komplexere Patch-Formen bei niedrigen und hohen

Agglomerationsfaktoren, bei Werten um 0.3-0.4 �nden sich insgesamt die kompaktesten Formen. Die

Di�erenz zwischen dem Maximum und Minimum beträgt nur 0.08, jedoch sind die Unterschiede zwi-

schen angrenzenden Werten signi�kant (Tab. 6.2).

6.3.2 Reale Landschaften

Die NLM-Analysen wurde auf zwei realen Landschaften durchgeführt, in Süd-West Ghana (Abb. 6.4)

und im Süd-Westen der Elfenbeinküste (Abb. 6.6). Die Magnituden anthropogenen Ein�usses sind für

die beiden Gebiete in Abbildung 6.5 und 6.7 zu erkennen. Diese Landschaften stellen zwei charakteris-

tische Regionen für kleine respektive groÿe Waldfragmente in diesem Gebiet dar.

6.3.2.1 Beobachtete Landschaftsmuster

Waldfragmente in Ghana Im Untersuchungsgebiet SW-Ghana (Abb. 6.3 und 6.4) konnten 120

distinkte Waldfragmente identi�ziert werden, die insgesamt ca. 16%der Gesamt�äche einnehmen. Die

Waldfragmente weisen eine mittlere Fläche von ca. 25 km2 mit einem Maximalwert von ca. 254 km2 auf.

Der Wert des SHAPE-Index der Landschaft zeigt einen Mittelwert von 1.37 an. Die mittlere Distanz

aller Fragmente zum 1. ENN beträgt ca. 2.6 km, wobei die maximale Distanz zweier Nachbarn 15 km

beträgt (Tab. 6.3).

Waldfragmente in der Elfenbeinküste Der untersuchte Ausschnitt in der Elfenbeinküste (Abb.

6.3 und 6.6) verfügt über 70 distinkte Waldfragmente mit einem Bedeckungsgrad von ca. 14%an der

Gesamtlandschaft. Die weiteren Landober�ächenklassen sind Sekundärwald, landwirtschaftlich genutz-

te Flächen, Wasser und urbaner Raum (European Commission, 2003). Der Taï Nationalpark mit an-

grenzenden Primär- oder Sekundärwäldern stellt mit einer Gesamt�äche von ca. 4900 km2 den gröÿten

zusammenhängenden Waldkomplex im Untersuchungsgebiet dar. Die mittlere Fläche der Waldfrag-

mente beträgt 118 km2, deren Komplexität liegt bei einem SHAPE-Index von 1.32 und die mittlere

Distanz zum 1. ENN beträgt 2.54 km, wobei die maximale Distanz 9.22 km beträgt (Tab. 6.3).
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Abbildung 6.9: Fläche, Distanz, Anzahl und SHAPE-Index abhängig vom Agglomerationsfaktor. Darstel-

lung von Fläche, Distanz, Anzahl und SHAPE-Index abhängig vom Agglomerationsfaktor (n=100 (je

Agglomerationswert)).
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Tabelle 6.2: Zusammenhang zwischen Indizes zwischen verschiede-

ner Agglomerationsfaktoren. Die Analyse wurde immer

mit dem nächst höheren Wert durchgeführt (Wilcoxen-

Rank-Test (2-seitig, nicht gepaart), p ≤ 0.05, n=100)

Fläche SHAPE Distanz Anzahl

Agglomerationsfaktor

0.0 � 0.1 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 �

0.1 � 0.2 ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.2 � 0.3 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.3 � 0.4 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 n.s.

0.4 � 0.5 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.5 � 0.6 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.6 � 0.7 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.7 � 0.8 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.8 � 0.9 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

0.9 � 1.0 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.001

6.3.2.2 Kon�guration von Waldfragmenten im Süd-Westen Ghanas

Basierend auf GLC2000 Daten (European Commission, 2003) wurde die räumliche Anordnung von

Waldfragmenten in Süd-West Ghana auf eine zufällige Verteilung untersucht. Zu diesem Zweck wurden

für dieses Gebiet statistische Maÿe (Mittelwert, Min./Max) von drei Indizes (Fläche, Distanz und

SHAPE-Index) von einem NLM (n=10000) abgeleitet. In den folgenden Abbildungen ist die analysierte

Landschaft dargestellt, einmal der GLC2000 Eingangsdatensatz (Abb. 6.4) und die gesamten Footprint

Werte der Landschaft (Abb. 6.5). Die Flächen, die sich auÿerhalb des jeweils de�nierten Footprint

Wertebereich (Werte gröÿer als FPxx) be�nden stehen zur Generierung des NLMs nicht zur Verfügung

und bilden somit die Begrenzungsszenarien zur Überprüfung der Alternativhypothesen.

Die unterschiedlichen Ergebnisse der modellierten Flächengröÿen der sieben Szenarien (FP20 - FP60,

Urban-Wasser, Nullmodell) sind in Abb. 6.10a dargestellt. Die Nullhypothese (beobachtetes Muster

ohne Begrenzungsszenarien) zeigt eine starke Abweichung vom beobachteten Muster. Auch die Be-

grenzungsszenarien von Wasser und urbanen Räumen (Urban-Wasser), sowie Footprint gröÿer als ein

Footprint Wert von 40 weichen mit höheren Flächengröÿen ab. Nur das Begrenzungsszenarium des

Footprint Werts oberhalb von 50 zeigt keine signi�kante Abweichung vom beobachteten Muster (Tab.

6.4). Somit kann der Alternativhypothese, dass das Begrenzungsszenarium FP50 die Flächengröÿe

determiniert, zugestimmt werden. Die Werte der maximalen Patchgröÿe unterscheiden sich alle signi-

�kant von dem beobachteten Wert (Tab. 6.4). Jedoch sind die simulierten Werte oberhalb FP30 und

FP20 geringer als der beobachtete im GLC2000 Datensatz (Abb. 6.13c). Zufällige Landschaften und

Landschaften mit hohen bis mittleren Footprint Werten zeigen eine Tendenz zu gröÿeren Flächen, als

die real existierenden. Bei Hinzunahme von kleinen Footprint Werten ändert sich dieses Bild und die

simulierten maximalen Flächengröÿen werden kleiner.

In Abbildung 6.10b sind die Ergebnisse des SHAPE-Index dargestellt. Die Waldfragmente zeigen

bezüglich ihrer Form keine signi�kante Abweichung von der Nullhypothese einer unbegrenzten zufäl-

ligen Landschaft (Nullmodell) (Tab. 6.4). Die Alternativhypothese der Begrenzungsszenarien (Wasser
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Abbildung 6.10: Begrenzungsszenarien für Waldfragmente in Ghana bezüglich Flächengröÿe, SHAPE und

ENN. Dargestellt sind sieben unterschiedliche Szenarien für NLM-Generierung, wobei sechs Begren-

zungsvariablen enthalten sind (2 bis 7). Deren Auswirkungen auf die Flächengröÿe, SHAPE und ENN

der Patches ist dargestellt, die rot gestrichelte Linie stellt den beobachteten Flächengröÿe Mittelwert

dar (NLM: n=10000).
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Tabelle 6.3: Patch Indizes der beobachteten Werte von Waldfragmenten in zwei Gebieten

Westafrikas, Ghana und der Elfenbeinküste.

Region Mittelwert Std. Maximum Anzahla %Bedeckungsgrad

Ghana 120 ∼ 16

Flächenb 25.49 41.178 254

SHAPE 1.368 0.378 2.669

Distanzc 2.61 2.117 15.0

Elfenbeinküste 70 ∼ 14

Flächenb 118.52 620.61 4974

SHAPE 1.32 0.3577 2.603

Distanzc 2.54 1.662 9.22

a Anzahl von disktinkten Patches nach der 4-Nachbarschaftsregel.
b Flächenangabe in km2

c Euklidische Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn (km).
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Abbildung 6.11: Begrenzungsszenarien für Waldfragmente in Ghana bezüglich Maximalwerte. Die Ergebnisse

für die maximale Patchgröÿe (a), SHAPE-Index (b) und Distanz (c) sind dargestellt. In rot ist der

beobachtete Wert zu erkennen (NLM: n=10 000).
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Tabelle 6.4: NLM Analyse Ghana. Korrelationen der beobachteten mit den si-

mulierten Daten von Waldfragmenten in Ghana (statistisches Verfahren

nach Gleichung 6.1; n=10000). Alle simulierten Werte zeigen eine signi-

�kante Abweichung von einer Normalverteilung (Kolmogorov-Smirnov,

p<0.05, n=10000).

Mittelwerte Maximum

Fläche SHAPE Distanz Fläche SHAPE Distanz

Nullmodell ≤ 0.001 n.s. n.s. ≤ 0.001 ≤ 0.05 n.s.

Urban-Wassera ≤ 0.001 n.s. n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP60
b ≤ 0.05 ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.05 ≤ 0.001 n.s.

FP50
b n.s. ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.001 ≤ 0.05 n.s.

FP40
b ≤ 0.001 n.s. n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP30
b ≤ 0.05 n.s. n.s. ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.05

FP20
b ≤ 0.001 ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.001 ≤ 0.001 n.s.

a Begrenzungsszenarium basierend auf GLC2000 Eingangsdaten

b Höhere Footprint Werte werden als die in FPxx angegebenen, werden als

Begrenzungsszenarien verwandt.

und urbane Räume) zeigt kompaktere Formen und eine leichte Abweichung vom beobachteten Wert.

Von den Footprint Werten 60 bis 40 steigt der Mittelwert des SHAPE-Indexes an und sinkt von FP40 bis

FP20 auf nahe 1 ab, welches der Minimalwert ist und kompakte Formen beschreibt. Bei den maximalen

SHAPE-Index Werten ergibt sich ein anderes Bild. Hier weichen alle Begrenzungsszenarien auÿer Ur-

ban/Wasser und FP40 von dem beobachteten Werten signi�kant ab (Tab. 6.4). Abbildung 6.13b zeigt

sehr deutlich den Verlauf der simulierten Maximalwerten des SHAPE-Index. Komplexere Formen als

die beobachteten werden bei FP60 erreicht. Kompaktere Formen als die beobachteten liefern FP20 und

FP30, wie auch die Ergebnisse der Nullhypothese (NLM ohne Begrenzungsfaktoren). Demnach kann

angenommen werden, dass Urban−Wasser und FP40 die beobachteten maximalen SHAPE-Werte er-

klären.

Bei den Mittelwerten der Distanz (logarithmische Auftragung) tri�t die Nullhypothese (Nullm-

odell), dass die beobachteten ENN Werte zufällig verteilt sind, zu. Jedoch weichen Nullmodellund

FP20-Werte positiv von der beobachteten Distanz ab, die letztere signi�kant (Tab. 6.4). Des Weiteren

weichen auch das NLM mit der Alternativhypothesen FP60 signi�kant von dem beobachteten Wert ab.

Somit können die beobachteten ENN Werte als zufällig angesehen werden, unabhängig von Begren-

zungsszenarien. Die Maximalwerte der modellierten ENNs zeigen keinen signi�kanten Unterschied von

dem beobachteten Maximalwert, auÿer FP30.

6.3.2.3 Kon�guration von Waldfragmenten im Süd-Westen der Elfenbeinküste

Das Untersuchungsgebiet im Süd-Westen der Elfenbeinküste (Abb. 6.6) hat eine mittlere Fragment-

gröÿe von 118.5 km2, die in Abbildung 6.12a als rot gestrichelte Linie eingefügt wurde. Die Ergebnis-

se der NLM Durchläufe ergeben überwiegend niedrigere mittlere Flächengröÿen (Abb. 6.12a), wobei

die Nullhypothese (Nullmodell) signi�kante Unterschiede bezüglich der Flächengröÿe zeigt und das

Urban−Wasser Szenario als einziges nicht signi�kant von dem beobachteten Wert abweicht (Tab. 6.5).
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Abbildung 6.12: Begrenzungsszenarien für Waldfragmente in der Elfenbeinküste bezüglich Flächengröÿe,

SHAPE und ENN. Dargestellt sind sieben unterschiedliche Szenarien für NLM-Generierung, wobei

sechs Begrenzungsvariablen enthalten sind (2 bis 7). Deren Auswirkungen auf die Flächengröÿe, SHAPE

und ENN der Patches ist dargestellt, die rot gestrichelte Linie stellt den beobachteten Flächengröÿe

Mittelwert dar (NLM: n=10000).

123



Kapitel 6: Neutrale Landschaftsmodelle Ergebnisse

Nullmodel Urban.Wasser FP60 FP50 FP40 FP30 FP20

0
1
0

0
0

2
0
0

0
3
0

0
0

4
0

0
0

5
0
0

0

Begrenzungs-Szenarien

F
lä

ch
e
 (

M
a
xi

m
u
m

 -
 (

km
^2

))

(a) Maximale Patchgröÿe

Nullmodel Urban.Wasser FP60 FP50 FP40 FP30 FP20

1
2

3
4

5

Begrenzungs-Szenarien

S
H

A
P

E
-I

n
d
e
x 

(M
a
xi

m
u
m

)

(b) Maximaler SHAPE-Index

Nullmodel Urban.Wasser FP60 FP50 FP40 FP30 FP20

0
1

2
3

4

Begrenzungs-Szenarien

D
is

ta
n

z 
(M

a
xi

m
u

m
 -

 lo
g

(P
x
))

(c) Maximale Distanz (ENN in km )

Abbildung 6.13: Begrenzungsszenarien für Waldfragmente in der Elfenbeinküste bezüglich Maximalwerte.

(NLM: n=10000).

Grundsätzlich liegt die mittlere beobachtete Patchgröÿe oberhalb aller NLM Ergebnisse, wobei die

kleinsten Flächengröÿen mittlere Footprint Werte liefern. Somit kann postuliert werden, dass unter

Umständen Faktoren wie urbaner Raum und Wasser�ächen die mittlere Gröÿe der Waldfragmente

beein�usst haben. Jedoch zeigen die Ergebnisse der maximalen Patchgröÿe, die hier durch den Taï Na-

tionalpark mit 4900 km2 bestimmt wird, signi�kante Unterschiede zu allen NLM Szenarien an. Somit

kann keine dieser Analysen die real existierenden maximalen Flächengröÿen erklären.

Auch die modellierten SHAPE-Werte liegen überwiegend unterhalb des beobachteten Wertes von

1.32 (Abb. 6.12b und Tab. 6.3), wobei die Nullhypothese und die Alternativhypothesen Urban−Wasser

und FP20 nicht signi�kant von dem beobachteten Wert abweichen (Tab. 6.5). Auch der maximale

SHAPE-Index Wert zeigt keine signi�kanten Unterschiede zwischen beobachtetem Wert und Nullm-

odell, nur FP20 ergibt signi�kant unterschiedliche Maximalwerte für den SHAPE.

Die Ergebnisse der Distanzen abhängig von den Restriktionswerten zeigen auÿer FP20 keine signi-

�kanten Unterschiede zum beobachteten Wert von 2.54 (Abb. 6.12c, Tab. 6.5). Die FP20 Alternativ-

hypothese ergibt höhere Distanzen als die beobachteten. Auch Urban−Wasser zeigt Abweichungen zu

gröÿeren Distanzen an, jedoch nicht signi�kant. Bei der maximalen Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn

bestätigt sich die Nullhypothese, dass die Maximaldistanzen zufällig angeordnet sind, jedoch ergibt

FP60 signi�kante Unterschiede zu den beobachteten Werten.
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Tabelle 6.5: NLM Analyse der Elfenbeinküste. Korrelationen der beobachteten

von den simulierten Daten von Waldfragmenten in der Elfenbeinküste

(statistisches Verfahren nach Gleichung 6.1; n: 10000)

Mittelwerte Maximumc

Fläche SHAPE Distanz Fläche SHAPE Distanz

Nullmodell ≤ 0.05 n.s. n.s. ≤ 0.001 n.s n.s.

Urban-Wassera n.s. n.s. n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP60
b ≤ 0.05 ≤ 0.05 n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP50
b ≤ 0.001 ≤ 0.05 n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP40
b ≤ 0.001 ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP30
b ≤ 0.001 ≤ 0.05 n.s. ≤ 0.001 n.s. n.s.

FP20
b ≤ 0.001 n.s. ≤ 0.05 ≤ 0.001 ≤ 0.05 ≤ 0.05

a Begrenzungsszenarium basierend auf GLC2000 Eingangsdaten

b Höhere Footprint Werte werden als die in FPxx angegebenen, werden als

Begrenzungsszenarien verwendet

c Maximale Werte innerhalb der gesamten Landschaft

6.4 Diskussion

Die Analyse von zufälligen Landschaftsmustern bzw. der Vergleich von zufälligen versus realen Land-

schaftsmuster wurde in diversen Untersuchungen angewendet. Jedoch ist die NLM-eigene Nomenkla-

tur, hier Bedeckungsgrad und Agglomerationfaktor, je Publikation bzw. Programm unterschiedlich

und muss deshalb mit Vorsicht verglichen werden, da unter Umständen nicht die gleichen Algorithmen

zur De�nition des Bedeckungsgrads oder Agglomerationfaktors zugrunde liegen oder eine ähnliche No-

menklatur in einem anderen Kontext genutzt wird. In dieser Untersuchung wurde angenommen, dass

die Begri�e spatial aggregation, spatial autocorrelation, autocorrelationscoe�zient und räumliche An-

ordnung synonym dem hier verwendeten Begri� �Agglomerationfaktor� sind. Auch der hier genutzte

Begri� �Bedeckungsgrad� ' wird als Synonym von habitat abundance, percentage useable habitat und

probability of habitat angenommen. Die exakte Di�erenzierung bzw. Vergleich ist somit erschwert,

besonders wenn es die Algorithmen der Generierung einer zufälligen Landschaft betri�t.

Die verwendeten Ausdehnungen von Untersuchungsgebieten variieren stark, so haben Malanson

und Cramer (1999) Analysen auf 32×32 Pixel groÿen Landschaften durchgeführt, Pearson und Gard-

ner (1997) haben eine 100×100 Pixel groÿe Landschaft angewandt. Fortin et al. (2003) generierte 1000

64×64 Pixel groÿe Landschaften. Dies widerspricht den von Gardner (1999) postulierten Regeln bei

der Anwendung von NLMs, dass die Ausdehnung eine minimale Gröÿe (100×100 Pixel) überschreiten

muss, damit Grenze�ekte ausgeschlossen werden können. In dieser Untersuchung wurden diese Ein-

�ussfaktoren berücksichtigt, da für die modellierten Daten eine Kantenlänge von 1000 Pixeln genutzt

und für die realen Landschaften eine Ausdehnung zwischen 500 - 800 Pixeln je nach Untersuchungsge-

biet verwendet wurden. Des Weiteren postuliert Gardner (1999), dass die Au�ösung und Ausdehnung

des NLMs der realen Landschaft entsprechen muss und dass der Bedeckungsgrad bei Vergleichen be-

rücksichtigt werden muss. Dies wurde in dieser Arbeit ansatzweise berücksichtigt, in fortführenden

Arbeiten sollten jedoch die NLMs den beobachteten Landschaftsausschnitten exakt angeglichen wer-
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den. Die Permutationen der NLM in den realen Landschaften von 10 000 wird als ausreichend für

statistische Auswertungen angesehen (Pers. Kommunikation T. Hovestadt).

6.4.1 Modellierte Daten

Die modellierten Daten zeigen deutlich die Performanz der NLM Analysen unter festgelegten Verän-

derungen einiger Parameter, jedoch ist die Generierung einer naturnahen Landschaft schwerlich zu

postulieren. Allerdings haben verschiedene Untersuchungen diese Annahme getro�en und NLMs als

quasi natürliche Landschaften begri�en (Gardner et al., 1987; Gardner und O'Neill, 1991; Gardner

und Urban, 2007; Pearson und Gardner, 1997; Turner et al., 2001b; With, 1997). Die hier untersuchte

Performanz der NLMs ermöglicht es, die Vergleichbarkeit mit anderen NLM Programmen abzuschät-

zen und somit auch die Vergleichbarkeit der Resultate von NLMs in realen Landschaften zu beurteilen.

Jedoch wäre die Verwendung von angepasster Nomenklatur zwischen den Programmen bzw. die Ver-

wendung der selben Programmen wünschenswert, um Ergebnisse sicher vergleichen zu können. In dieser

Untersuchung zeigten die Parameter Bedeckungsgrad und Agglomerationfaktor, dass ihre Modi�kati-

on signi�kante Veränderungen der zufälligen Landschaft hervorruft und somit von Bedeutung bei der

Analyse realer Mustern ist.

In dieser Arbeit wurden nur die Mittelwerte, Minimum und Maximum der einzelnen Indizes ex-

trahiert. Jedoch stellt die mittlere Flächengröÿe unter Umständen einen schlechten Index dar, da die

Verteilung der Daten häu�g sehr asymmetrisch ist und somit der Mittelwert diese Verteilung schlecht

beschreibt (Gardner und Urban, 2007). Die Verteilung der individuellen Patch-Index-Werte je Land-

schaft zeigt für alle Indizes (Gröÿe, Distanz, SHAPE) eine signi�kante Abweichung von der Normal-

verteilung. Dies ist wahrscheinlich auf den Ein�uss von 1-Pixel Patches zurückzuführen, der bei einer

angewandten 8-Nachbarschaftsregel reduziert werden würde (O'Neill et al., 1988). Die Verwendung von

adäquaten Indizes, die die Verteilung berücksichtigen, wie die kumulative Frequenzverteilung (cumula-

tive frequency distribution (cfd)) kann unter Umständen die Landschaft besser beschreiben, wenn ihre

Werte von einer Normalverteilung abweichen (Gardner und Urban, 2007).

In dieser Untersuchung wurde eine Stichprobenanzahl von 100 für die jeweiligen Bedeckungsgrad-

bzw. Agglomerationswerte und 10 000 Stichproben für die Untersuchung der Abweichung von einer

realen Landschaft angewendet. Gardner (1999) postulierte, dass viele Iterationen für NLMs angewandt

werden sollten, um verlässliche Informationen zu erhalten, gab jedoch keine Angaben, was die minimale

Iterationsanzahl ist. Er betont weiterhin, dass eine Landschaft wahrscheinlich nie zufällig angeordnet

ist, aber eine statistische Analyse dieses Sachverhalts sei besser als die reine Behauptung. Die hier

angewandten Iterationen bedingen sich jedoch auch aus dem Prozesszierungsaufwand, so ist je nach

Ausdehnung des Untersuchungsgebiets und der räumlichen Au�ösung, die Zeit zur Erstellung von

NLMs erheblich. Es wurde versucht, ein Mittelweg zwischen zeitlichem Aufwand und statistischer

Aussagekraft zu begehen.

Die Untersuchung von kritischen Schwellwerten ist ein wichtiges Anwendungsfeld für NLMs, da so

räumliche Muster (z.B. Abbruch der Konnektivität) besser verstanden werden können (Pearson und

Gardner, 1997). Jedoch konnten in dieser Untersuchung keine distinkten singulären Schwellwerte, die

abhängig von Bedeckungsgrad und Agglomerationfaktor sind, erkannt werden.
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Bedeckungsgrad

Die meisten Patches eines NLMs entstanden bei einem Bedeckungsgrad von ca. 30% (Abb. 6.8c), da

hier der Bedeckungsgrad hoch genug ist, um viele Patches zu generieren, jedoch nicht so hoch, dass

generierte Patches zu einem groÿen Patch fusionieren. Der hier gefundene Wert stimmt mit den Er-

gebnissen von Gardner et al. (1987) überein. Jedoch ergaben Analysen von Fortin et al. (2003) eine

bimodale Verteilung. Dies macht deutlich, dass die Anwendung unterschiedlicher Algorithmen einen

groÿen Ein�uss auf die Ergebnisse hat. Die Gröÿe der Patches steigt erwartungsgemäÿ mit höherem Be-

deckungsgrad an, da Flächen gezwungenermaÿen fusionieren und somit eine gröÿere Fläche bilden. Die

Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn sinkt mit ansteigendem Bedeckungsgrad, jedoch könnte aufgrund

der hohen Patchanzahl bei 30%hier auch ein Minimum erwartet werden, da mehr Patches auf der

gleichen Fläche zu �nden sind. Dieser E�ekt wird durch die ansteigende Gröÿe unter Umständen mas-

kiert, da dies zu geringeren Abständen zwischen groÿen Patches und zu einem Minimum bei 90% führt.

Jedoch ist auch deutlich zu erkennen, dass bei 30%Bedeckungsgrad der Median sinkt, aber das obe-

re Quartil den Wert von 20%erreicht (Abb. 6.8). Turner et al. (2001b) fanden, dass die Variation

des Bedeckungsgrads signi�kante Unterschiede erzeugt und dass ein Schwellenwert des Bedeckungs-

grads (ca. 60% ) existiert, der groÿe Veränderung der Konnektivität hervorruft. Wenn Landschaften

einen höheren Bedeckungsgrad inne hatten, fanden Turner et al. (2001b) groÿe verbundene Patches

mit einer geringen Variabilität zwischen den Patches. Dieser E�ekt konnte mit der hier verwendeten

Distanz zum 1. Nächsten Nachbarn nicht festgestellt werden. Hier unterscheiden sich alle ENN Werte

je Bedeckungsgrad signi�kant und es konnte kein singulärer Schwellenwert erkannt werden. Das Er-

gebniss der Flächenanalyse ähnelt dem der Distanz, nur mit einer gegenläu�gen Tendenz bei Anstieg

des Bedeckungsgrads. Die Ergebnisse des SHAPE-Index und der Anzahl der generierten Patches zeig-

ten Schwellenwerte, jedoch sind diese über das gesamte Spektrum der Bedeckungsgrade verteilt. Alle

Werte weisen signi�kante Unterschiede von 10%auf 20%und 80%auf 90%Bedeckungsgrad auf. Die

Agglomeration von komplexeren Formen (SHAPE-Index) weist eine rechtsschiefe Verteilung im Bede-

ckungsgradbereich auf, dies kann ihre Ursache in der Generierung von vielen 1-Pixel groÿen Patches

im unteren Bereich haben, die die kompakteste Form besitzen. Dieser E�ekt wird mit steigendem Be-

deckungsgrad und gröÿer werdenden Patches nihiliert. Bei hohen Bedeckungsgraden müssen sich die

generierten Formen wiederum der Form des rechteckigen Ausschnittes anpassen, was zu einer kompak-

teren Form führt.

Implikationen für reale Landschaftsmuster Openshaw (2005) postuliert, dass bei der aktuellen

Entwicklung die Nachfrage nach landwirtschaftlich nutzbarer Fläche bis zum Jahr 2025 um 75% steigen

und dies zu Lasten von Waldgebieten erfolgen wird. Nach den hier gefundenen Mustern bedeutet dies,

dass die Anzahl von Fragmenten steigen wird, wobei deren Gröÿe sinkt. Auch verringert sich die

Konnektivität der Patches, die kompakter werden, bei steigendem Flächenbedarf der Agrikultur und

somit sinkendem Bedeckungsgrad von Waldgebieten. Diese Entwicklung hat somit eine höhere Frag-

mentierung der Waldgebiete zur Folge, was sich auf verschiedene ökologische Aspekte auswirken wird

(Laurance, 1999; Laurance und Williamson, 2001; Fahrig, 2003). Somit können weitreichende Impli-

kationen der Landschaftsveränderung aufgrund von anthropogenem Druck mit Hilfe dieser Methodik

antizipiert werden, wobei weitere Ein�ussfaktoren, wie Bevölkerungsentwicklung oder technischer Fort-

schritt berücksichtigt werden müssen. Die Verwendung von NLMs kann theoretische Veränderungen

der Landschaftsmuster unter verschiedenen Szenarien vorhersagen und liefert dadurch wichtige Infor-

127



Kapitel 6: Neutrale Landschaftsmodelle Diskussion

mationen für z. B. Naturschutzplanung oder Vorhersagen von Veränderungen in Metapopulationen.

Agglomerationsfaktor

Fortin et al. (2003) konnte zeigen, dass ein höherer räumlicher Autokorrelationkoe�zient eine Dämp-

fung der Amplitude von der Anzahl generierter Patches zur Folge hat. In dieser Arbeit wurde keine

ähnliche Untersuchung durchgeführt, da bei der Analyse des Agglomerationfaktors der Bedeckungs-

grad je Agglomerationfaktor konstant gehalten wurde. In weiterführenden Untersuchungen könnten

Veränderungen von Indizes bei sukzessiver Veränderungen eines Parameters bei gleichzeitiger Auswahl

nur eines Werts des jeweils anderen Parameters untersucht werden. Es kann eine positive Auswirkung

des Agglomerationsfaktors auf die Fläche der generierten Patches postuliert werden. Ein erhöhter Ag-

glomerationswert führt zu gröÿeren Flächen. Dies ist auch für die Distanz zu postulieren. Der erhöhte

Agglomerationsfaktor reduziert 1-Pixel bzw. sehr kleine Flächen, was zu einem Anstieg der Flächen-

gröÿe führt. Durch die Abnahme der Anzahl von Flächen, entfallen kurze Distanzen zum nächsten

Nachbarn. Weitere Untersuchungen könnten die Summe der Distanzen zu allen Patches oder die Fläche

des 1. Nächsten Nachbarn betrachten, um weitere Rückschlüsse auf die gefundenen Muster ziehen zu

können. Bei der Interaktion des SHAPE-Index mit dem Agglomerationsfaktor ergeben sich signi�kante

Unterschiede zwischen benachbarten Werten. Jedoch kein klarer Trend zu komplexeren Formen mit

ansteigendem oder sinkendem Agglomerationfaktor. Hohe und niedrige Agglomerationswerte erzeugen

höhere SHAPE-Index Werte.

Da alle Werte des 1. ENN signi�kante Unterschiede aufweisen, können keine Aussagen gemacht wer-

den, ab welchem Agglomerationswert die Konnektivität sinkt. Da dieses Muster auch bei der Analyse

des Bedeckungsgrads auftritt, kann postuliert werden, dass 10% -ige Unterschiede signi�kante Di�e-

renzen in der Konnektivität zur Folge haben. Wenn man die Analyse des Agglomerationfaktors bei

unterschiedlichen Bedeckungsgraden anwendet, könnte der Aspekt untersucht werden, ab wann eine

Landschaft bei gleichbleibendem Bedeckungsgrad oder Agglomerationfaktor als fragmentiert gilt. So

erlauben NLMs Rückschlüsse auf Grenzwerte der Konnektivität, bei denen die Landschaft fragmentiert

wird (With, 1997).

6.4.2 Reale Daten

Die Ergebnisse der Unterschiede zwischen beobachteten und zufälligen Landschaftsmuster zeigten di�e-

rierende Resultate je nach Index und Untersuchungsgebiet. Teilweise bestätigt sich die Nullhypothese,

dass das beobachtete Muster sich nicht von einem zufälligen unterscheidet, was sich mit Ergebnissen

von Gardner et al. (1987) deckt. Gardner postulierte dagegen 1999, dass eine Landschaft wahrscheinlich

nie zufällig angeordnet ist. Wobei dies nicht bedeutet, dass reale Landschaften durch einfache zufäl-

lige Prozesse determiniert wurden, sondern dass Prozesse wie Störungsregime oder Umweltgradienten

untersucht werden müssen, die als Determinanten dienen könnten (Gardner und Urban, 2007).

Die Ergebnisse der Untersuchung von Unterschieden eines realen Landschaftsmusters und eines

durch NLMs erzeugten Musters di�erieren je nach Untersuchungsgebiet und verwendeten Index. Somit

kann postuliert werden, dass die Auswahl des Untersuchungsgebiets die Ergebnisse verändert und

dadurch einen wichtigen Ein�ussfaktor darstellt.

Gardner und Urban (2007) haben Wasser und urbane Räume im NLM-Algorithmus als Begren-

zungsszenarium verwendet (Masked Constraint Algorithmus (MCA)) und auf reale Daten angewandt.
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Die NLMs (n=12) überschätzten die Anzahl von Patches und unterschätzten die Gröÿe. Das MCA-

NLM, welches in Gardner und Urbans Untersuchung eine Stichprobengröÿe von 12 aufwies, zeigte eine

bessere Übereinstimmung mit den realen Landschaften, jedoch gab es auch hier Unterschiede zwischen

den Untersuchungsgebieten. Das grundsätzliche Ergebnis, dass Begrenzungsszenarien mit einem beob-

achteten Muster eher kongruent sind, konnte in der vorliegenden Untersuchung nicht postuliert werden,

NLMs ohne Begrenzungsszenarien zeigten beim SHAPE-Index und der Distanz zum 1. ENN auch keine

Unterschiede zu den beobachteten Mustern.

Nach Wagner und Fortin (2005) sind die meisten räumlichen Prozesse stochastisch, wodurch eine

hohe Stichprobe nötig ist, um den zugrunde liegenden Prozess zu de�nieren. Auch Gardner (1999) pos-

tulierte, dass viele Iterationen für NLMs angewandt werden sollten, um eine statistische Aussage tre�en

zu können. In dieser Untersuchung der realen Landschaftsmuster wurde eine Stichprobe von 10 000 für

die Untersuchung der Abweichung einer beobachteten von einer zufälligen Verteilung angewandt und

als ausreichend hohe Stichprobe angenommen.

Beobachtete Landschaftsmuster Trotz eines visuell stark di�erierenden Eindrucks unterscheiden

sich die Muster der Waldfragmente in Ghana und der Elfenbeinküste bezüglich ihrer räumlichen At-

tribute nur in einigen Punkten. Die Komplexität der Fragmente ist vergleichbar, sowie der Mittelwert

der Distanz zum 1. ENN. Unterschiede �nden sich in dem Flächenmittelwert, der in der Elfenbein-

küste um das ca. 4-fache höher liegt. Dies ist durch die Existenz des Parc National de Taï (PNT) zu

erklären, der mit den angrenzenden Waldgebieten ca. 70%des Waldgebiets einnimmt, wogegen das

Untersuchungsgebiet in Ghana eine relativ geringe Variabilität des Flächenmittelwerts aufweist. Die

maximale Distanz, die in Ghana knapp das Doppelte von der in der Elfenbeinküste beträgt, zeigt,

dass die Waldfragmente in der Elfenbeinküste alle nah beieinander liegen. Hierbei muss jedoch be-

dacht werden, dass man die mittlere Distanz zum 1. euklidischen Nächsten Nachbarn betrachtet, des

Weiteren, dass einzelne Fragmente in Ghana höher isoliert sind und somit die Statistik der Distanz

auf Landschaftsebene höher ausfällt. Somit kann postuliert werden, dass die Waldfragmente in der

Elfenbeinküste gröÿer und insgesamt näher beieinander liegen, sofern man die Maximaldistanz zum 1.

ENN betrachtet.

Kon�guration von Waldfragmenten in Ghana Der Vergleich von zufälligen Mustern mit den

beobachteten Mustern in Ghana zeigt bezüglich der Patchgröÿe signi�kante Abweichungen von einem

zufälligen Modell. Somit kann postuliert werden, dass die beobachtete Verteilung der Fragmentgröÿe

nicht zufällig ist, sondern von externen Faktoren bestimmt wurde. Jedoch zeigen auch die meisten Be-

grenzungsszenarien, auÿer FP50 signi�kante Unterschiede in der Patchgröÿe. Die Übereinstimmung des

Footprint Wertes oberhalb von 50 als Begrenzungsszenarium zeigt, dass ein moderater anthropogener

Ein�uss die gefundenen Muster erklären kann. Da die Modellergebnisse eines zufälligen NLMs gröÿere

Patch�ächengröÿen als die gefundenen ergeben und der Ein�uss von niedrigeren Footprint Werten in

wesentlich kleineren Patchgröÿen resultiert, kann damit gerechnet werden, dass steigender anthropo-

gener Druck die real existierenden Patchgröÿen weiterhin dezimiert. Jedoch kann nicht ausgeschlossen

werden, dass andere Faktoren, die nicht untersucht wurden, auch einen Ein�uss auf diese Muster haben.

Bei den Patchindizes SHAPE und Distanz zum 1. Nachbarn weicht die reale Landschaft nicht von

einem zufälligen Modell ab. Jedoch weisen auch einige Begrenzungsszenarien keinen Unterschied auf.

Mittlere Footprint Werte (30 und 40), sowie Urban−Wasser weisen keinen signi�kanten Unterschied
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von ENN und SHAPE zum realen Muster auf. Werden jedoch die Graphiken der Distanz zum 1.

ENN betrachtet, so ist ein Trend der Übereinstimmung des beobachteten Werts für die Distanz mit

Urban−Wasser und FP30 zu erkennen. Auf die Existenz eines Ein�usses von Faktoren auf die realen

Distanzen wird durch die hohe Abweichung der Distanz des zufälligen Modells hingedeutet, das neben

FP20 die höchsten Distanzen aufweist. Alle anderen Begrenzungsszenarien resultieren in geringeren

Distanzen und sind somit dem beobachteten Muster ähnlicher. Unter bestimmten Szenarien erfolgt eine

Abnahme der Distanzen, erst bei der Annahme von starkem anthropogenem Ein�uss steigt die Distanz

wieder stark an. Die hier gefundenen Ergebnisse können für die Prognostizierung einer Tendenz zur

Abnahme der Distanzen bei stärkerem anthropogenem Druck bzw. sprunghaftem Anstieg bei extrem

erhöhtem Druck verwendet werden.

Insgesamt können komplett zufällige Prozesse und anthropogen induzierte Prozesse postuliert wer-

den, die als Determinanten des beobachteten Muster der Patchkomplexität und Distanz agieren. Die

Verwendung unterschiedlicher Ausschnitte, Zeitpunkte und Indizes könnten andere Ergebnisse liefern,

welche Faktoren determinierend für das beobachtete Muster sind.

Die Entwicklung von erhöhtem Druck durch anthropogene Faktoren zeigt eine Verringerung der

Waldfragmentgröÿe, sowie kompaktere und isoliertere Patches. Diese Muster können prognostiziert

werden, soweit man die Fehlermarge der Footprint Werte und die Schwächen der genutzten Indizes,

wie z.B. die Distanz zum 1. euklidischen Nächsten Nachbarn berücksichtigt. Eine Distanzanalyse zu

allen umgebenden Nachbarn oder eine basierend auf ökologischen Kosten würde unter Umständen zu

abweichenden Ergebnissen führen.

Kon�guration von Waldfragmenten in der Elfenbeinküste Für das Gebiet in der Elfenbein-

küste weicht das beobachtete Muster der Gröÿe von Patches signi�kant von einem zufälligen Modell ab,

wie auch alle Begrenzungsszenarien auÿer Urban-Wasser. So lässt sich die Flächengröÿe nicht anhand

einer zufälligen Anordnung erklären, nur die Hinzunahme von urbanem Raum und Wasser führt zu

keinen signi�kant unterschiedlichen Ergebnissen. Betrachtet man den Maximalwert der Fläche je Land-

schaft, hier der Taï Nationalpark, erkennt man, dass die modellierten Werte grundsätzlich wesentlich

geringere Fragmentgröÿen vorhersagen. Somit lässt sich der gröÿte Patch in diesem Untersuchungsge-

biet, der Taï Nationalpark, nicht über zufällige oder die hier genutzten anthropogenen Ein�ussfaktoren

erklären. Andere Faktoren als die hier verwendeten müssen die Gröÿe des Nationalparks determiniert

haben. Dies können politische (Parkausweisung/-management) oder edaphische Prozesse sein.

Für die Indizes SHAPE und die Distanz zum 1. ENN ergaben sich ähnliche Ergebnisse wie für

das Untersuchungsgebiet in Ghana. Es zeigte sich keine Abweichung von einer zufälligen Landschaft.

Allerdings zeigen verschiedene Begrenzungsszenarien auch keine signi�kante Abweichung von dem be-

obachteten Muster, wodurch nicht postuliert werden kann, ob diese Faktoren das vorhandene Muster

beein�ussen. Auch die Maximalwerte zeigen keine Abweichung von einer zufälligen Verteilung. Somit

sind die Distanzen zum 1. Nächsten Nachbarn (Mittelwert, Maximum), sowie die Werte des SHAPE-

Index in der realen Landschaft zufällig angeordnet, können jedoch auch durch verschiedene Faktoren

determiniert sein. Stochastische Prozesse, die räumlich vorliegen, können dieses Muster erzeugt haben

oder die verwendeten Indizes sind inadäquat, um Ergebnisse von den hier zugrunde liegenden Prozes-

sen wiederzugeben. So würde eine Analyse der Distanz zum 2. oder 3. ENN oder eine Analyse der

omnidirektionalen Isolation wahrscheinlich zu anderen Ergebnissen führen.
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Der Aussage von Gardner (1999), dass eine reale Landschaft wahrscheinlich nie zufällig angeordnet

ist, wird in dieser Untersuchung bezüglich der Distanz und des SHAPE-Index widersprochen. Die

Ergebnisse der Patchgröÿe bestätigen jedoch die Aussage von Gardner (1999), dass die Gröÿe nicht

zufällig ist.

Datengrundlage Die verwendete Landober�ächenklassi�kation ist zur Untersuchung von Mustern

in der Landschaft ein entscheidender Faktor. Globale Klassi�kationen auf der Basis von fernerkund-

lichen Daten di�erieren durch die von ihnen genutzten Sensoren, was unterschiedliche räumliche und

spektrale Au�ösungen zur Folge hat, und dem zugrunde liegendem Klassi�kationsschema (Herold et al.,

2008). Die Verwendung eines anderen Datensatzes als GLC2000 (European Commission, 2003) wür-

de mit hoher Wahrscheinlichkeit zu einem anderen Ergebnis führen. Bei der Verwendung eines höher

aufgelösten Datensatz, wie des GLC2000 Nachfolgers GLOBCOVER (2008), der eine 300m globale

Landober�ächenklassi�kation basierend auf MERIS für das Jahr 2005 liefern soll, werden auch kleinere

Fragmente dargestellt und somit unter Umständen die Ergebnisse verändert.

Die Muster der NLMs unter verschiedenen Szenarien von Bedeckungsgrad und Agglomerationsfak-

tor, die unter Umständen auf die 1-Pixel Problematik zurückzuführen sind, sind im GLC2000 Datensatz

(European Commission, 2003) nicht vorhanden, da kleine Flächen ausgeschlossen wurden (pers. Komm.

S. Fritz (2007)). Somit stellt sich grundsätzlich die Frage, ob die Analyse von NLMs, die eine zufällige

Landschaft generieren, mit einer Klassi�kation, deren kleine Patches entfernt wurden, verglichen wer-

den kann. MODIS Klassi�kationen, wie in Kapitel 4 erläutert, liefern diesen E�ekt, jedoch ist hierbei

wiederum die Abgrenzung von distinkten Patches problematisch, da häu�g keine homogenen Flächen

klassi�ziert wurden.

Die Auswahl der Faktoren für die Begrenzungsszenarien ist entscheidend, wie in den Ergebnis-

sen zu sehen ist. Nach Wagner und Fortin (2005) können beobachtete Muster selten einem Prozess

zugeordnet werden, da Prozesse, die heterogene Landschaften determinieren, oft parallel auftreten, in-

teragieren oder aufeinander aufbauen. Demnach müssen für weiterführende Analysen andere Ein�uss-

faktoren integriert und Interaktionen zwischen verschiedenen Faktoren, die reale Landschaftsmuster

determinieren, in Betracht gezogen werden. Weitere Entwicklungen von NLM-Modellen sollten die Op-

tion von automatischer Variablenauswahl integrieren bzw. auch Interaktionsterme (Crawley, 2007a) für

Begrenzungsszenarien enthalten, so dass verschiedene Szenarien miteinander verbunden werden und

deren Performanz überprüft wird.

Die hier genutzten Begrenzungsszenarien auf der Basis von urbanen Gebieten undWasser (GLC2000)

oder den Footprint Informationen (Sanderson et al., 2002) geben natürlicherweise nur einen begrenz-

ten Bereich der potentiellen Ein�ussfaktoren wieder. Die Hinzunahme weiterer oder anderer Faktoren,

wie Niederschlagsregime (Los et al., 2006) oder die Distanz zu Straÿen, könnte genauere Ergebnisse

liefern. Für weiterführende Untersuchungen in Feucht- oder Trockensavannen müssen Faktoren, wie

das Niederschlagsregime miteinbezogen werden (Vanacker et al., 2005).

Des Weiteren muss beachtet werden, dass räumliche Datensätze, wie der Footprint Datensatz oder

die Distanz zu Straÿen in Afrika nur bedingte Aussagekraft besitzen, da die Infrastruktur in diesen

Regionen nur ungenügend erfasst ist. So sind kleinere Straÿen und Pfade nicht berücksichtigt, was

jedoch besonders in Afrika einen groÿen Ein�uss auf Holzeinschlag und Jagd inne hat (Laurance et al.,

2006; Shorrocks, 2007). Andere Produkte, wie der stable lights Datensatz von Elvidge et al. (2001) sind

aufgrund der mangelhaften Stromversorgung Westafrikas nur bedingt nutzbar, so wird der Groÿteil von

131



Kapitel 6: Neutrale Landschaftsmodelle Diskussion

Dörfern damit nicht erfasst. Nichtsdestotrotz sind die grundlegenden Muster des Footprint, stable lights

Produkts oder der Infrastruktur aufschlussreich und spiegeln die stärksten Ein�üsse wieder. Weitere

räumliche Informationen wie edaphische Daten sind für die Vegetationsmuster relevant, allerdings sind

derartige Daten nicht �ächendeckend oder zu grob aufgelöst (0.5 Grad) vorhanden (FAO, 1991).

Nach With und King (1997) die Übereinstimmung eines NLM Ergebnisses mit beobachteten Mus-

tern kein Beweis für die Validität des NLM. Des Weiteren ist die Aussparung eine Faktors nicht

unbedingt ein Beweis, dass dieser für die Muster verantwortlich ist. Weitere Untersuchungen müssen

durchgeführt werden, um die Rolle des ausgesparten Parameters zu klären.

Somit kann die Frage, ob die Regenwaldfragmente aufgrund von ökonomischen Interessen als Na-

turschutzgebiete ausgewiesen wurden oder zufällig durch edaphische, klimatische oder anthropogene

Ein�üsse determiniert wurden, nicht endgültig geklärt werden, da die dazu benötigten Informationen

nicht in ausreichender Form vorliegen.

6.4.3 Modellierte versus reale Landschaften

Durch den Vergleich der korrespondierenden prozentualen Bedeckungsgrade in der Elfenbeinküste und

Ghana mit den Ergebnissen der modellierten Landschaften kann nur noch eine Verkleinerung der

Fragmente bei parallel verlaufendem Isolationanstieg prognostiziert werden. Die hohen modellierten

Fragmentanzahlen und geringe Isolation bei ca. 30-40%Bedeckungsgrad haben womöglich in den letz-

ten Jahrzehnten zu einer falschen Einschätzung des Zustand von Waldgebieten geführt. Auch zeigen

die modellierten Daten, dass hoch komplexe Formen bei höheren Bedeckungsgraden entstehen und

somit womöglich nicht ein Zeichen für eine starke Habitatzerstörung darstellen.

Allerdings muss beachtet werden, dass die Ergebnisse eines NLMs nicht direkt auf eine reale Land-

schaft übertragen werden können, z.B. im Kontext von Ausweisungen neuer Naturschutzgebiete. So

kann eine optimale Konnektivität bei einem NLM-optimalen Bedeckungsgrad nicht direkt auf die reale

Landschaft angewandt werden (With und King, 1997). Jedoch wird die Evaluierung der Anordnung des

Schutzgebietes zwecks verbesserter Konnektivität durch NLM Resultate als adäquat angesehen. Des

Weiteren sind ökologische Systeme resilienter gegenüber Habitatdestruktion, als NLMs vorhergesagt

haben, allerdings kann es auch eine verzögerte Reaktion anzeigen (With und King, 1997). Negative

E�ekte der Patchgröÿe oder Isolation (Distanz zum ENN) auf die untersuchte Art könnten erst ab

einem Bedeckungsgrad unterhalb von 10-30% zu Tage treten (Andrén, 1994). Für sehr mobile Arten

können Auswirkungen unter Umständen nur in sehr fragmentierten Landschaften auftreten. In hoch

fragmentierten Landschaften ist die Kon�guration der Patches wichtig, da die weitere Abnahme zu

einem exponentiellen Anstieg der Distanz führen kann.

Bei diesen geringen Bedeckungsgraden der realen Landschaften müssen die Ergebnisse der model-

lierten Landschaften im unteren Bereich mit einer höheren Au�ösung des Bedeckungsgrads wiederholt

werden, um weitere Aussagen tre�en zu können, da sie nur in Zehnerschritten durchgeführt wurden

und für die beobachteten Muster 1%Schritte von 1-20 adäquater wären.

Ein Unterschied zwischen zufälligen und realen Landschaften, der einen groÿen E�ekt auf die Er-

gebnisse hat, ist das Vorhandensein von Flächen auÿerhalb des Untersuchungsgebiets, die nur bei den

realen Landschaften zu �nden sind. Dieser E�ekt von Landschaftsgrenzen (McGarigal et al., 2007),

kann die Ergebnisse von NLMs und realen Daten beein�ussen, jedoch kann die Magnitude nicht eru-

iert werden, da nicht bekannt ist, wieviele und wie angeordnete Patches auÿerhalb des analysierten

Untersuchungsgebiets liegen. Auÿerdem sind die Landschaftsmuster in einer feineren Au�ösung nicht
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bekannt (Wiens und Milne, 1989), welches eine weitere Fehlerquelle darstellt.

Neel et al. (2004) und Tischendorf et al. (2003) postulierten, dass die Verbindung zwischen Indizes,

die Muster beschreiben und muster-generierenden Prozessen nicht optimal ist. So sind populäre und

intuitive Indizes wie Flächenmittelwert keine e�ektiven Indikatoren, da die Verteilung von Patchgröÿen

asymmetrisch ist und somit der Mittelwert die Verteilung schlecht wiedergibt (Gardner und Urban,

2007).

6.4.4 Ausblick

Die hier durchgeführten Analysen haben gezeigt, dass Szenarien von höherem anthropogenem Druck

in kleineren Fragmentgröÿen resultieren, was den Mittelwert und Maximalwert betri�t. Jedoch zeigt

sich ein Minimum bei mittlerem Ein�uss und für sehr hohe Werte wieder gröÿere Patch�ächen, was

auf den Verlust von kleinen Gebieten zurückzuführen ist. Auch die Distanz steigt bei hohem anthropo-

genem Ein�uss, wogegen die kompaktesten Fragmente bei mittleren Footprint Werten zu �nden sind.

Dies kann als Prognose genutzt werden, um die Veränderung der Landschaftsmuster bei steigendem

anthropogenem Druck vorherzusagen. Waldfragmente werden kleiner und verlieren ihre Konnektivität,

wobei ihre Form noch komplexer wird.

Allerdings weist die Analyse von realen Landschaftsmustern mit NLMs Limitierungen auf, wenn

z.B. lineare Gebilde wie Galeriewälder oder Mangroven permutiert werden sollen. Derartige Gebil-

de können NLMs bisher nicht wiedergeben (Neel et al., 2004). Hier könnten andere Algorithmen für

fraktale Landschaften implementiert werden, um deren Verteilungsmuster zu analysieren. Jager und

King (2004) zeigten des Weiteren zukünftige Entwicklung auf, wie die Bewahrung der Patch-Gröÿe

Verteilung der beobachteten Landschaft im NLM, sowie die Option, dass kleine Patches von gröÿeren

umschlossen sind, um realistischere NLMs erzeugen zu können. Die Anwendung von NLMs beschränkt

sich nicht nur auf die Überprüfung der Abweichung eines beobachteten Musters von einem zufälligen,

sondern lässt sich auch auf andere Gebiete ausweiten. With (1997) betont, dass die Kopplung von

Metapopulationsmodellen und NLMs die Möglichkeit einer Vorhersage von Populationen in fragmen-

tierten Landschaften ermöglicht. Joppa et al. (2008) nutzten NLMs zur Evaluierung von geschützten

Gebieten, wobei Fortin et al. (2003) betonten, dass Skepsis gegenüber stochastischen Modellen in der

Landschaftsökologie besteht, diese Modelle sich aber langsam etablieren.

Weitere Entwicklung von Programmen, die NLM erzeugen, wie der Nachfolger von RULE (Gard-

ner, 1999) Qrule (Gardner und Urban, 2007; Gardner, 2007) implementieren verschiedene statistische

Methoden zur Analyse der Ergebnisse. Auch Saura und Martínez-Millán (2000) haben eine Erweite-

rung von allgemein genutzten NLMs vorgeschlagen, die realistischere Landschaften generieren, indem

MRC (modi�ed random cluster) Simulationen angewandt werden.

Ob die Ergebnisse zwischen unterschiedlichen Untersuchungen vergleichbar sind, ist abhängig von

der Übereinstimmung von Algorithmen. Dies ist ein kritischer Punkt, da unterschiedliche Nomenklatu-

ren oder Algorithmen zu Verwirrung führen können. Durch die Lizenzierung der hier genutzten Module

unter einer OpenSource Lizenz1 und der Implementierung im freien GIS GRASS (GRASS Development

Team, 2008) wird es möglich sein, diese Module ohne Einschränkungen zu nutzen und die genutzten

Algorithmen einzusehen und weiterzuentwickeln, wie es auch der Fall bei Qrule (Gardner und Urban,

2007) ist.

1http://www.opensource.org/licenses
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Grundsätzlich bietet die hier angewendete Methodik eine Möglichkeit zur Evaluierung von Natur-

schutzkonzepten oder zur Vorhersage von Populationsgröÿen bei sich verändernden Rahmenbedingun-

gen. Die in dieser Arbeit erstellten Analysefunktionen können schnell, robust und einfach Ein�uss-

faktoren von Landschaftsmuster eingrenzen, sowie potentielle Veränderungen von Landschaftsmustern

vorhersagen, was in einer sich ändernden Umwelt aufgrund von Klimawandel und stetigem anthropo-

genen Druck eine hohe Relevanz für den Erhalt von Biodiversität besitzt.
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Skalenverhalten von räumlichen Indizes

7.1 Einleitung

Unterschiedliche Prozesse inserieren auf verschiedenen Skalen, so sind klimatische Phänomene auf einer

räumlichen Au�ösung von 10-100 km zu �nden, während Prozesse im Kontext von Landnutzung oder

Vegetationmuster bei einer Au�ösung von 10-100 m zu �nden sind (Meentemeyer, 1989). Hierbei spielt

die temporale Au�ösung auch eine Rolle, auf welche jedoch in dieser Untersuchung nicht detailliert

eingegangen wird. Die Untersuchung von Skalenverhalten ist von Interesse, da sie den Übertrag von

Ergebnissen aus kleinräumigen Analysen auf gröÿere Räume erlaubt (Urban, 2005). Die Untersuchun-

gen von Landschaftsmustern in der vorliegenden Arbeit basieren auf fernerkundlichen Daten, welche

in verschiedenen räumlichen Au�ösungen und Ausdehnungen verfügbar sind. Von diesen technischen

Faktoren sind die beobachtbaren Muster eines Landschaftmosaiks verschiedener Landober�ächentypen

abhängig (Turner et al., 1989a,b; Wiens und Milne, 1989).

Der Begri� der Skala de�niert verschiedene Faktoren, die im Kontext der Landschaftsanalyse bzw.

Satellitendatenanalyse wichtige Ein�üsse haben. Jedoch ist dieser Begri� nicht eindeutig de�niert und

wird synonym für räumliche Au�ösung oder Ausdehnung genutzt (Dungan et al., 2002), weshalb eine

Begri�sbestimmung angebracht erscheint. Eine Unterteilung der De�nition der Skala nach Wu (2007)

bezüglich Dimension, Arten und Komponenten, ist in Tabelle 7.1 dargestellt, wobei in jeder Dimen-

sion alle Arten und Komponente auftauchen können. Auÿer bei der intrinsischen Skala, werden die

Arten und Komponenten vom Bearbeiter festgelegt (Wu, 2007). Die intrinsische Skala ist die zu be-

obachtende und die Observations- bzw. Analyseskala muss mit dieser in Einklang gebracht werden.

Im Folgenden wird nur auf die Komponente der räumlichen Au�ösung eingegangen, die de�niert wird

als das kleinste Maÿ, bei dem ein Sensor zwei Objekte di�erenzieren kann (Jensen, 2000). Um zwei

Objekte unterscheiden zu können muss nach Jensen (2000) die räumliche Au�ösung weniger als die

Hälfte der kleinsten Kantenlänge des zu untersuchenden Objekts betragen. Des Weiteren verändert

sich bei den meisten Daten mit der räumlichen Au�ösung auch die Ausdehnung des zu untersuchenden

Gebiets, da die Datengröÿe die Verarbeitung der Daten limitiert, so ist bei gleicher Datengröÿe ein

potentiell zu analysierendes Gebiet von z.B. MODIS gröÿer als eines von Quickbird.

Die Gründe für die Nutzung einer de�nierten räumlichen Au�ösung wird meist durch das Vorhan-

densein von räumlichen Daten erklärt und seltener aufgrund vorheriger Hypothesen auf welcher Auf-

lösung der zu untersuchende Prozess statt�ndet (McGarigal et al., 2007). Shorrocks (2007) postuliert,

dass jede Skala auf einer anthropogenen Perzeption basiert und z.B. P�anzen oder Tiergemeinschaften
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upscaling upscaling

feine Auflösung grobe Auflösung

downscaling downscaling

Abbildung 7.1: De�nition von up- und downscaling , sowie den Au�ösungsbegri�en (adaptiert von Liang (2004).

keine Skala aufweisen. Aufgrund dieser Probleme ist die Auswahl der Au�ösung als teilweise willkürlich

(Meentemeyer, 1989) bzw. als abhängig von individuellen Kriterien (Turner et al., 1989a) bezeichnet

worden. Allerdings ist die Skala der durchgeführten Analyse in der Untersuchungen einer Landschaft

ein fundamentaler Faktor, da sich ihre Eigenschaften in der zeitlichen Dimension ändern und räumlich

selten homogen vorliegen (Wu, 2007). Die Analyse der räumlichen Skala ist seit langem im Interesse

der ökologischen (Gardner et al., 1989; Turner et al., 1989a; Urban, 2005; Wu und Qi, 2000; Wu und

Li, 2006) und geographischen bzw. fernerkundlichen (Atkinson, 2000; Meentemeyer, 1989) Forschung

(Wu und Li, 2006). Somit wird die Au�ösung und Ausdehnung durch die zur Verfügung stehenden Sa-

tellitendaten determiniert, die unter Umständen nicht mit der Fragestellung korrespondieren, wodurch

eine Analyse der Skalenabhängigkeit von detektierten Mustern notwendig wird.

Das Verfahren der Reskalierung (rescaling) macht den Übertrag von Informationen zwischen ver-

schiedenen Au�ösungen möglich, wobei zwischen up- und downscaling unterschieden wird. Upscaling

wird als Aggregation von Informationen einer geringen Au�ösung auf eine grobere Au�ösung verstan-

den, das Gegenteil wird als downscaling bezeichnet (Abb. 7.1) (Urban, 2005). Die Bedeutung von

Reskalierungsmethoden in der Landschaftsanalyse �ndet sich jedoch nur bei hoher Heterogenität der

Landschaft, ohne die die Skalenproblematik keine Bedeutung hätte, da die Reskalierung einer homo-

genen Landschaft problemlos ist (Liang, 2004; Wu, 2007). Die Heterogenität der Landschaft setzt sich

aus der räumlichen Kon�guration von diskreten Mustern oder Gradienten von Landschaftseinheiten

zusammen und ist eine essentielle Eigenheit aller Systeme (Wu, 2007). Wenn ein Faktor insensitiv

auf die untersuchte Skala ist, so z.B. bei einer geschlossenen homogenen Kronendecke, können Ergeb-

nisse auf einer feinen Skala ohne Probleme auf eine gröbere Skala übertragen werden, jedoch ist diese

Schlussfolgerung nicht reziprok anzuwenden (Gardner et al., 1989). Der Übertrag der Informationen von

räumlicher Kon�guration auf andere Skalen, in heterogenen Landschaften, ist eine Herausforderung,

da nicht-lineare Zusammenhänge und Rückkopplungse�ekte existieren (Atkinson, 2000; Wu, 2007).

Räumliche Indizes, deren Ergebnisse übertragen werden können, sind bei Multiskalenuntersuchung von

Interesse (Saura, 2004) und erschlieÿen die Anwendung auf aktuelle Probleme, wie der Deforestation

(Garc�a-Gigorro und Saura, 2005).
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Tabelle 7.1: Skalende�nitionen. De�nitionen des Begri�es Skala unterteilt nach Dimension, Art und Komponente

(verändert nach Turner et al. (1989a); Wu und Li (2006) und Wu (2007)).

Dimensionen

Zeit
Die zeitliche Dimension erlaubt die Di�erenzierung von Ereignissen, die kurzfristig

oder oft auftreten, von Ereignissen, die langfristig auftreten oder unregelmäÿig auf-

treten.

Raum
Die räumliche Dimension diskriminiert kleine und groÿe Einheiten, sowie deren räum-

liche Kon�guration.

Arten

Skala (allg.) Räumlich oder zeitlich, durch Au�ösung und Ausdehnung charakterisiert

Intrinsische Skalaa Skala auf der die Prozesse ablaufen.

Observations-Skala Skala auf der die Observationen durchgeführt werden

Analyse/Model. Skala Skala auf der ein Model/Analyse durchgeführt wird.

Komponenten

Au�ösung
Genauste Ebene der räumlichen oder zeitlichen Au�ösung eines Musters oder eines

Datensatzes.

Ausdehnung
Räumliche oder zeitliche Ausdehnung einer Untersuchung, äquivalent zu einem

Untersuchungsgebiet/-zeitraum.

a Vom Objekt resultierende Skala, Ggs. zu extrinsisch, von auÿen determiniert.

Stand der Forschung

Die Untersuchung des Verhaltens von Indizes über unterschiedliche Skalen ist für die Vorhersage der

Verlässlichkeit von Ergebnissen notwendig. O`Neill et al. (1999) postulierten, dass Landschaftsmuster

sensitiv gegenüber der Au�ösung sind, besonders wenn es extreme Unterschiede gibt, wie bei 10m zu

10000m , da sich hier die Muster gröÿtenteils ändern. Die Unterschiede bei kleinen Au�ösungsdif-

ferenzen (10-100m ) bzw. Au�ösungen, die mit mittel- und hochaufgelösten fernerkundlichen Daten

korrespondieren, sind teilweise insensitiv gegenüber der Au�ösung, wobei die Ergebnisse hierbei ab-

hängig von den Mustern und verwendeten Indizes sind (O`Neill et al., 1999; Wickham und Riitters,

1995). Die Vorhersage des Skalenverhaltens macht die Identi�kation von Prozessen, die das Verhalten

bestimmen, nötig (Turner et al., 1989a).

Ökologische Implikationen Die räumliche Ausdehnung bzw. Au�ösung besitzt eine ökologische

Relevanz und somit ist eine Reskalierung der Daten, wenn diese nicht mit der ökologisch relevanten

Skala korrespondieren, unabdingbar. So ist die Konnektivität einer Landschaft sehr stark von der Skala

abhängig (Keitt et al., 1997). Jedoch wird die Perzeption der Auswirkungen durch die untersuchte Art

bestimmt. Beispielweise hat eine Art, die sich kleinräumig bewegt und somit kleine Patches nutzt,
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eine andere Perzeption der Konnektivität als eine Art, die feine Muster in der Landschaft nicht nutzt,

sondern nur groÿräumige (Keitt et al., 1997). Hier inseriert auch die Problematik der Ausdehnung

der Landschaft, die zu unterschiedlichen Ergebnissen für die Ausbreitung einer Art führt, unabhängig

von ihrer Ausbreitungstendenz (Gardner et al., 1989). Dies postuliert auch Andrén (1994) im Kontext

von Metapopulationsdynamiken oder der Inselbiogeographie-Theorie. Die Perzeption der Landschaft

der zu untersuchenden Art liefert Informationen bezüglich ihres home-range oder Ansprüchen an die

Minimalgröÿe von Patches. Diese Faktoren müssen mit der verwendeten Skala übereinstimmen oder

die Fehlermarge aufgrund einer gröberen genutzten Skala berücksichtigt werden.

Reskalierungse�ekte Wu et al. (2002) und Shen et al. (2004) fanden in ihren Untersuchungen,

bezüglich Reskalierung von räumlichen Daten, Muster, die sie in drei Kategorien eingeteilt haben, die

konsistentes (unter anderem lineare Veränderungen), treppenstufenartiges und zufälliges Skalenverhal-

ten zeigten. Die Anzahl der Patches, mittlere sowie maximale Patchgröÿe und LSI (Landscape SHAPE

Index) fallen in die erste Kategorie. Der mittlere SHAPE Index (MSI) zeigte erratische Ergebnisse,

Treppenstufen-artige Muster zeigten nur Landschaftsindizes, wie Shannon's Diversity Index.

Turner et al. (1989b) untersuchten das Verhalten von realen und simulierten Landschaftsmustern

bei di�erierenden Skalen auf der Landschaftsebene. Diese Ergebnisse zeigten, dass Landober�ächen-

typen, die agglomeriert vorkamen, länger bei gröberer Au�ösung zu �nden waren, als verstreute. Der

Landschafts-Diversitäts-Index (höher, je mehr Landober�ächentypen vorhanden sind) nahm linear mit

der gröberen Skala ab, jedoch zeigten Dominanz (Maximum bei paritätischer Verteilung aller Klassen)

und Contagion (Maÿ der Verteilung von Patches) keinen linearen Zusammenhang. Auÿerdem wurde

postuliert, dass seltene Landober�ächentypen (geringerer prozentualer Bedeckungsgrad) im Laufe des

upscaling Verfahrens verloren gingen. Jedoch fanden Turner et al. (1989b), dass die Ergebnisse von

Landschaft zu Landschaft variieren, wodurch eine Extrapolation auf andere Gebiete als nicht zulässig

angesehen wurde. Shen et al. (2004) fanden in ihrer Untersuchung von Skalenverhalten bei verschiede-

nen klassenbasierten Indizes, dass die Formen kompakter werden (LSI, Landscape Shape Index ), jedoch

der MSI (Mean SHAPE Index ) einen unvorhersagbaren E�ekt durch die Au�ösungsveränderung zeigte.

Des Weiteren nahm die Anzahl von Patches exponentiell ab und der LPI (Largest Patch Index) zeigte

einen leichten positiven Trend. Der Vergleich verschiedener Landschaften mit unterschiedlicher Anzahl

von Klassen und Au�ösungen ergab, dass die Ergebnisse von Indizes wie Diversität und Textur konsis-

tenter zwischen den Gebieten waren, als z.B. der mittlere SHAPE Index (Cain et al., 1997). Dies hat

zur Folge, dass diese Indizes sich für die Übertragbarkeit zwischen Au�ösungsunterschieden besser eig-

nen. Desweiteren fanden Shen et al. (2004), dass bei Veränderung der Au�ösung die Vorhersagbarkeit

mit der Anzahl von Klassen, Gleichförmigkeit der Klassenverteilung und Aggregation steigt.

Die Abschätzung der Di�erenz von Ergebnissen auf verschiedenen räumlichen Skalen ist für un-

terschiedliche Fragestellungen relevant, da groÿräumige Untersuchungen der Landschaftsmuster nur

mittels mittel- oder niedrigaufgelösten Daten durchgeführt werden können, jedoch einige zu untersu-

chende Muster auf feineren Au�ösungen ihren Ursprung haben. Die Analyse von räumlichen Mustern

auf einer mittleren Au�ösung und deren Ergebnisse müssen somit auf Validität der gefundenen Muster

überprüft werden.
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Fragestellung

Der Ein�uss einer veränderten Skalenkomponente, der räumlichen Au�ösung, ist fundamental für die

Abschätzung von räumlichen Analysen auf niedrigen Au�ösungen, wenn die Prozesse kleinräumig ab-

laufen. Jedoch stehen meist nur Daten gröberer Au�ösung zur Verfügung, daher stellt sich die Frage,

wie sehr Indizes auf einer groben Au�ösung die Ergebnisse auf einer feinen Au�ösung wiederspiegeln.

Basierend auf zufälligen Landschaftsmodellen und einer realen Landschaft sollen daher folgende Fragen

beantwortet werden:

• Wie und wie hoch ist die Magnitude der Veränderung von Au�ösungsunterschieden auf drei

unterschiedlichen Patch-basierten Indizes?

� Flächengröÿe: Erwartung ist, dass kleine Patches bei gröberer Au�ösung aus der Landschaft

eliminiert werden

� SHAPE-Index: Die Komplexität der Form von Patches nimmt mit gröberer Au�ösung ab.

� Distanz: Die Patches verschmelzen, wenn ihre Distanz zum 1. nächsten Nachbarn gering ist.

Isolierte kleine Patches werden durch das upscaling aus der Landschaft verschwinden.

• Sind distinkte Bruchkanten zu erkennen zwischen unterschiedlichen Au�ösungsabschnitten? Ab

welchem Skalenunterschied sind Unterschiede signi�kant?

Der Vergleich der Ergebnisse auf zufälligen und beobachteten Landschaften lässt die Frage zu,

• ob Unterschiede in simulierten Landschaften auch in realen Landschaften wiedergefunden werden

können?

7.2 Methodik

Zur Untersuchung des Skalenverhaltens von verschiedenen Patch-basierten Indizes wurden zwei An-

sätze verfolgt. Im ersten Ansatz wurden Neutrale Landschaften (Neutrale Landschaftsmodelle, NLM,

weitere Details in Kapitel 6 auf Seite 105) generiert, um eine statistische Abschätzung des Ein�us-

ses von upscaling in unterschiedlichen Landschaften bezüglich ihrer räumlichen Anordnung und ihres

Bedeckungsgrades zu erhalten. Im zweiten Ansatz wurden Landober�ächenklassen, basierend auf Sa-

tellitendaten verwendet und die Unterschiede der berechneten Indizes in unterschiedlichen räumlichen

Au�ösungen untersucht.

Für das upscaling wurde das Verfahren der Berechnung des Modalwerts (Wu, 2004) verwendet. Da-

bei entspricht der Modalwert aller zu beobachteten Pixel in der feineren Au�ösung, dem resultierenden

Pixelwert der gröberen Au�ösung (r.resamp.stats (Neteler und Mitasova, 2008)). In Abbildung 7.2 sind

beispielhaft drei Skalen dargestellt: die Basisau�ösung (Abb. 7.2a) und zwei upscaling Resultate einer

zufälligen Landschaft (Abb. 7.2b und 7.2c).

Die berechneten Indizes pro Patch waren Fläche, SHAPE-Index (weiterentwickelte Fläche:Umfang

Ratio) und Distanz zum Euklidischen Nächsten Nachbarn, von denen Mittelwert, Maximum und Mi-

nimum der Patch-Werte in der gesamten Landschaft abgeleitet wurden.

In dieser Arbeit wurde das Skalenverhalten mittels zufälligen Landschaften und einer realen Land-

schaft untersucht. Die Verwendung von zufälligen Landschaften lässt eine statistische Analyse bezüglich
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(a) Faktor 1 (b) Faktor 20 (c) Faktor 40

Abbildung 7.2: Beispiel von upscaling einer zufälligen Landschaft. Das Ergebnis einer zufällig generierten

Landschaft mit 25%Bedeckungsgrad und zwei Resultate des upscaling-Verfahrens basierend auf dem

Modalwert-Verfahren.

des Verhaltens zu, da eine hohe Stichprobe von Landschaften in die Ergebnisse ein�ieÿt, auÿerdem kön-

nen beein�ussende Parameter, wie der Bedeckungsgrad a priori de�niert werden. Der Vergleich der

Ergebnisse von zufälligen und realer Landschaft lässt Rückschlüsse auf die generelle Übertragbarkeit

der Ergebnisse von Klassen in einer realen Landschaft zu.

7.2.1 Zufällige Landschaften

Zur Untersuchung des Skalenverhaltens der Indizes wurden 2000 zufällige Landschaften (Neutrale Land-

schaftsmodelle) mit einem randomisierten Aggregationsfaktor und einer Ausdehnung von 1000 ×1000
Pixel (1 Mio. Zellen) erzeugt. Jede Landschaft wurde in einer Schritten bis zu dem Faktor 40 einem

upscaling unterzogen (Abb. 7.2) und für diese die verschiedenen Indizes berechnet. Verschiedene Be-

deckungsgrade wurden untersucht, um den Ein�uss des prozentualen Vorkommens zu eruieren. Die

verwendeten Bedeckungsgrade sind 1% , 5% , 10% , 25%und 50% .

7.2.2 Reale Landschaften

Das Verhalten von Indizes unterschiedlicher Skalen in einer realen Landschaft wurde auf einer Satelli-

tenbildklassi�kation untersucht. Dafür ist als Fallbeispiel im südwestlichen Burkina Faso, basierend auf

einem ASTER-Datensatz, eine überwachte Klassi�kation nach dem LCCS-Standard (Land Cover Clas-

si�cation System) durchgeführt worden (Cord, 2007). Das Untersuchungsgebiet um den Nationalpark

Bontioli teilt sich auf in geschützte Flächen innerhalb des Nationalparks und anthropogen genutzten

Regionen in der Peripherie, wodurch verschiedene Ober�ächentypen analysiert werden können. Zur

Gewährleistung der gleichen Ableitung von Parametern wurden nicht verschiedene Datensätze für die

unterschiedlichen Au�ösungen genutzt, sondern die ASTER Szene auf folgende Pixelgröÿen reskaliert

15, 30, 60, 120, 240, 480, 960, 1920, 3840 und 7680m (Abb. 7.3), die mit den potentiellen verfügbaren

Au�ösungen verschiedener Datensätze von Landsat TM/MSS, MODIS oder AVHRR korrespondieren.

Um die räumlichen Heterogenitätsunterschiede zwischen den Klassen zu berücksichtigen, wurden

vier verschiedene Landbedeckungsklassen (Waldgebiet, Wasser, Urbaner Raum, Ackerland) untersucht.

Damit können die, in mittlerer Gröÿe, prozentualer Bedeckung der Landschaft und räumlichen Kon�-
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(a) Au�ösung 15m (b) Au�ösung 240m (c) Au�ösung 960m

Abbildung 7.3: Beispiel von drei Au�ösungen der Region Bontioli. Das Untersuchungsgebiet um den Nationalpark

Bontioli als Beispiel in drei unterschiedlichen räumlichen Au�ösungen (Modalwertverfahren).

guration verschiedenen Klassen unabhängig voneinander statistisch bewertet werden.

Das Untersuchungsgebiet des Skalenverhaltens von Patch�äche und Patchkomplexität (SHAPE) ist

in Abbildung 7.4a dargestellt. Aufgrund der Prozessierungszeit für die Distanzanalyse (ENN, Euklidi-

scher Nächster Nachbar) beschränkt sich das Untersuchungsgebiet dieses Index auf einen Ausschnitt

(Abb. 7.4b).

7.3 Ergebnisse

7.3.1 Skalenverhalten von Indizes in einer zufälligen Landschaft

Insgesamt wurden 80000 Ergebnisse für die Landschaftsanalysen der Indizes Fläche, Distanz zum eukli-

dischen Nächsten Nachbarn (ENN) und SHAPE-Index über alle Skalen ermittelt. Diese basieren jedoch

auf 2000 distinkten Landschaften. Eine Überprüfung der Normalverteilung mit Hilfe des Kolmogorov-

Smirnov Tests (n=2000, p=0.05) zeigte eine signi�kante Abweichung aller Index-Verteilungen von einer

Normalverteilung. Deshalb wurde der Median aller Werte für weitere Analysen verwendet.

Die Ergebnisse zeigen, dass die Anzahl der Patches bei einem Bedeckungsgrad von 50%am höchs-

ten ist (Median: 6622) und mit abnehmendem Bedeckungsgrad sinkt (1% , Median: 341). Betrachtet

man jedoch den prozentualen Anteil an den anfangs gefundenen Patchanzahlen aller Klassen, ist die

Abnahme über alle Klassen gleichbleibend (Abb. 7.5a). Bei einer Bedeckung von 1% führt eine Res-

kalierung um den Faktor 32 oder höher zu einem Verschwinden aller Fragmente. Dasselbe ist bei

5%Bedeckungsgrad ab einem Faktor von 38 zu beobachten. Somit konnte kein upscaling der 1%und

5%Klasse bis zum Faktor 40 durchgeführt werden. Die nächst höhere Bedeckungsgradklasse (10% )

ist nur noch marginal mit zwei distinkten Fragmenten bei einem Faktor von 40 vorhanden. Generell

nimmt die Anzahl (Median) der Patches innerhalb der ersten 10 Erhöhungen des Maÿstabsfaktors um

mehr als das 100-fache ab.

Der Median der Patch�ächen je Landschaft (Median) beträgt beim niedrigsten Faktor 1 Pixel über

alle Bedeckungsgradklassen (1% - 50% ) und steigt mit ansteigender Skala bis zu einem Median von

961 (1% ) bzw. 9859 (50% ) bei einem Faktor von 30 (Abb. 7.5b). Somit ergibt sich eine Magnitude

um das 1000-fache bei einer Änderung der Au�ösung um den Faktor 30. Die Fläche der Patches in der

Landschaft steigt bei ansteigender Au�ösung ähnlich eines logarithmischen Wachstums. Dieses Muster

ist über alle Klassen konsistent.

Die Komplexität der Patchform (SHAPE-Index, Median) zeigt eine stufenartige Verteilung, wo-
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Abbildung 7.4: Untersuchungsgebiet Nationalpark Bontioli. Das Untersuchungsgebiet für das Skalenverhalten in

einer realen Landschaft um den Nationalpark Bontioli basierend auf einer ASTER Klassi�kation. Die

IUCN Schutzgebiet Vektoren zeigen eine leicht Abweichung nach Süden.
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Abbildung 7.5: Median der Indizes über alle Skalen in einer zufälligen Landschaft. Dargestellt ist die Verteilung

des Median der Indizes der gesamten Landschaft bei unterschiedlichen Bedeckungsgraden (n=2000).
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Abbildung 7.6: Autokorrelation von Index-Mittelwerten über die Skalen (NLM). Die Autokorrelation des Me-

dian einzelner Indizes (25%Bedeckungsgrad) über die ersten 20 Faktoren ist dargestellt. Ein y-Wert von

1 stellt eine hohe Korrelation dar und vice versa (ACF: n= 2000 (Distanz)).

bei die Komplexität (SHAPE-Index), bei höherem Bedeckungsgrad und gröberer Au�ösung generell

ansteigt (Abb. 7.5c). Jedoch zeigt sich, dass ab einem Grenzwert der Au�ösung, abhängig vom Bede-

ckungsgrad, eine Abnahme zu einem SHAPE Index Wert von 1 (kompakte Form) auftritt, da mehr

rechteckige Formen entstehen.

Die Veränderung der Distanz (ENN, Median) ist gekennzeichnet durch eine kontinuierlich anstei-

gende Distanz bei ansteigendem Faktor, wobei geringe Bedeckungsgradklassen einen stärken Anstieg

verzeichnen (Abb. 7.5d). Jedoch ist der Median der Distanz zum 1. ENN bei Faktor 1 über alle Klassen

konsistent 1.41 Px, steigt aber exponentiell für die 1%Klasse bis zu einem Faktor von 18 an. Oberhalb

dieser Pixelgröÿe be�ndet sich nur noch 1 Patch der 1%Klasse in der Landschaft, welcher bei einem

Faktor von 32 aus der Landschaft verschwindet. Dieser Grenzwert, der zur Existenz von nur noch

einem Patch bzw. zur Elimination dieser Klasse aus der Landschaft führt, ist nur bei der 1%Klasse

zu �nden. Bei den weiteren Klassen ergeben sich Distanzen von 231 Px (5% ), sowie 41 Px für die

50%Bedeckungsgradklasse bei einem Faktor von 40.

Zur Untersuchung der Unterschiede zwischen den Au�ösungen wird eine Autokorrelationanalyse an-

gewandt (acf, R Development Core Team (2008)). Der Zusammenhang der Mediane der drei genutzten

Indizes bei einem Bedeckungsgrad von 25%mit der Skala ist in Abbildung 7.6 als Autokorrelationkoe�-

zient dargestellt. Eine upscaling-Di�erenz von 10 führt zu einer Abnahme des Korrelationskoe�zienten

auf ca. 0.4 - 0.6 für die Maÿe Fläche, SHAPE und ENN. Bei einer Di�erenz von 40 besteht bei kei-

nen der Indizes noch ein Zusammenhang mit dem Ausgangsdatensatz. Dieses Muster ist über alle

prozentualen Bedeckungsgradklassen zu �nden.
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Tabelle 7.2: Deskriptive Darstellung der beobachten Index-Werte Deskriptive Darstellung der Index-Werte für

unterschiedliche Klassen der Region Bontioli auf der 15m Au�ösung von ASTER. ENN wurde aufgrund von

Rechenzeit nur auf dem Ausschnitt (Abb. 7.4b) berechnet, somit wurden die in grau dargestellten Daten

nicht für weitere Analysen genutzt.

Flächea δ SHAPEa ENNa ε Anzahl %c

Ausschnitt des Untersuchungsgebietsb

Ackerland 14321/4725/225/442575 1.3/1.2/1/3.8 150/98/21/1144 224 4.2

Waldgebiet 33545/1575/225/10261575 1.3/1.2/1/10.4 75/45/21/984 451 19.7

Wasser 5994/2138/225/69975 1.5/1.2/1/4.7 89/21/21/3229 116 0.9

urbaner Raum 5707/2250/225/55575 1.2/1.2/1/2.3 195/120/21/1440 135 1.0

Untersuchungsgebietb

Ackerland 40831/4725/225/31692600 1.4/1.2/1/28.2 �/�/�/� 5337 19

Waldgebiet 28704/1800/225/55480050 1.2/1.1/1/21.7 �/�/�/� 3421. 8

Wasser 6549/1125/225/985050 1.4/1.2/1/5.3 �/�/�/� 739 0.5

urbaner Raum 4591/2250/225/231075 1.2/1.2/1/3.1 �/�/�/� 3406. 1.3

a Mittelwert/Median/Min./Max.

b
Ausschnitt, siehe Abbildung 7.4b, Ausschnitt des Untersuchungsgebiet, siehe Abbildung 7.4a

c Prozentualer Anteil der Bedeckung der jeweiligen Klasse von allen Klassen in der gesamten Landschaft.

δ Flächenangabe in m2

ε Distanzangabe in m

7.3.2 Skalenverhalten von Indizes in einer realen Landschaft

7.3.2.1 Beobachtete Muster

Basierend auf Land Cover Classi�cation System (LCCS) (Di Gregorio und Jansen, 2005) wurde aus

ASTER-Daten eine überwachte Klassi�kation für die Region um den Nationalpark Bontioli durchge-

führt (Cord, 2007). Von dieser wurden vier Landober�ächentypen (Ackerland, Waldgebiet, Wasser,

urbaner Raum) exemplarisch analysiert.

Die vier untersuchten Klassen unterscheiden sich bezüglich ihres prozentualen Bedeckungsgrads,

der mit 19% für Ackerland am höchsten und für Wasser (0.5% ) am niedrigsten ist (Tab. 7.2). Jedoch

verändert sich dieses Bild, wenn nur ein Ausschnitt mit einem prozentual höheren Anteil des Natio-

nalparks untersucht wird (Abb. 7.4b). Hierbei besitzen Waldgebiete mit knapp 20%den prozentual

höchsten Bedeckungsgrad. Wasser deckt hier weiterhin den kleinsten Bereich ab (0.9% ).

Des Weiteren zeigt die Anzahl von distinkten Patches deutliche Unterschiede zwischen den Klassen.

So stellt Ackerland mit über 5000 Patches die Majorität in der Landschaft dar, Waldgebiet und urbaner

Raum sind nur mit ca. 3400 Patches vertreten. Die Klasse Wasser ist mit knapp über 700 Patches gering

vertreten. Dieses Muster ändert sich, wenn das Untersuchungsgebiet modi�ziert wird (Tab. 7.2).

Die Flächenmittelwerte sowie die Distanz zeigen deutliche Unterschiede zwischen den verschiedenen

Klassen, jedoch di�eriert die mittlere Patchkomplexität zwischen den Klassen nur marginal. Ackerland

und Waldgebiet treten mit den gröÿten Flächenmittelwerten in Erscheinung, weisen jedoch nicht die

höchsten Mediane auf. Dies lässt darauf schlieÿen, dass hier einige groÿe Flächen sehr vielen kleinen

gegenüberstehen.
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Abbildung 7.7: Skalenverhalten des prozentualen Anteil der Klassen einer realen Landschaft. Das Skalenver-

halten über 10 Skalen der prozentualen Bedeckung von 4 Klassen in einer realen Landschaft ist dargestellt.

Skalenverhalten der räumlichen Indizes

Der prozentuale Anteil der jeweiligen Klassen der 15mAu�ösung (Tab. 7.2) verändert sich bei einer

Reskalierung der Daten, jedoch unterscheidet sich das Ergebnis je nach Klasse (Abb. 7.7). Die ab-

undanten Klassen, wie Ackerland und Wald, bleiben bezüglich ihres prozentualen Bedeckungsgrads

relativ stabil, jedoch sinken die prozentualen Anteile der Bedeckung von Wasser und urbanem Raum,

bis sie aus der Landschaft verschwinden (960 bzw. 480m ). Die Muster der Distanz für die weniger

abundanten Klassen unterscheiden sich im Ausschnitt des Untersuchungsgebiets (Abb. 7.7b).

Urbane Räume und Wasser weisen bei Au�ösungen gröber als 480mkeine Patches mehr auf und

scheiden somit oberhalb dieser Werte aus weiteren Analysen aus. Im Ausschnitt des Untersuchungsge-

biets für die Distanzanalyse werden urbaner Raum und Wasser bereits oberhalb von 240mAu�ösung

aus der Landschaft eliminiert.

Das Skalenverhalten der Anzahl von distinkten Patches (Ausgangswerte siehe Tabelle 7.2) ist ge-

nerell durch eine abnehmende Anzahl bei gröber werdender Au�ösungen zu beschreiben (Abb. 7.8a).

Ein Unterschied zwischen abundanten Klassen (Wald und Ackerland) und den seltenen Klassen (Was-

ser und urbaner Raum) ist kaum zu erkennen. Generell ist bei einer Au�ösung von 240mnur noch

10-20%der eingangs gefundenen Patchanzahlen vorhanden.

Der Median der Patch�ächen je Klasse (Abb. 7.8b) steigt erwartungsgemäÿ durch die gröbere

Au�ösung. Jedoch zieht sich der Anstieg für Ackerland bis zu einem Maximum bei einer Au�ösung

von 7680m , wobei für den urbanen Raum dieser Trend nur bis zu einer Au�ösung von 480mzu er-

kennen ist, da er danach aus der Analyse verschwindet. Der Flächenmedian der Waldgebiete zeigt

ein Maximum bei einer Au�ösung von 3840m , sinkt jedoch zu 7680mwieder. Somit weist Acker-

land mit einem Anfangsbedeckungsgrad von 19%die gröÿten Patches auf, gefolgt von Waldgebieten

(8%Bedeckungsgrad).

Ein ähnliches Bild kristallisiert sich bei dem Median der Patchkomplexität heraus (Abb. 7.9a).
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Abbildung 7.8: Skalenverhalten von Indizes. Das Skalenverhalten über 10 Skalen von Indizes (Median) von 4 Klas-

sen ist dargestellt. Die inliegenden Abbildungen zeigen eine Vergröÿerung verschiedener Bereiche (graue

Rechtecke).

Ackerland und Waldgebiete zeigen eine bimodale Verteilung mit einem Maximum bei einer Au�ösung

von 3840m . Ansätze einer ähnlichen Verteilung zeigt auch die Klasse Wasser, welche bis zur Au�ösung

von 120m sinkt und daraufhin bei 480m steigt, bevor sie in der Landschaft nicht mehr vorhanden ist.

Der Median der Patchkomplexität des urbanen Raums sinkt stetig. Somit ist die abgeleitete Patchkom-

plexität für einige Klassen nicht linear von der Au�ösung abhängig. Urbaner Raum wird bei gröberer

Au�ösung als kompakter ausgegeben, wogegen Ackerland zwei Maxima aufweist und die räumlichen

Au�ösungen dazwischen kompaktere Patches aufweisen.

Aufgrund des kleineren Untersuchungsgebiet (Abb. 7.4b) wurden für die Distanzanalyse nur das

upscaling der Au�ösungen bis 4000mdurchgeführt. Bei einer genaueren Au�ösung als 500m lassen

sich die ansteigenden Distanzen mit gröberer Au�ösung erkennen. Wobei urbaner Raum und Wasser

oberhalb von 240mund Ackerland und Waldgebiete bei einer Au�ösung oberhalb von 480m respektive

960m in der Landschaft nur noch ein Patch aufweisen und daher keine Distanz zum 1. ENN ermittelt

werden kann (Abb. 7.9b). Somit zeigt sich für alle Klassen eine unimodale Verteilung der Distanz.

Generell kann postuliert werden, dass gering vertretende oder linear angeordnete Klassen, wie

Wasser, in der Landschaft durch upscaling aus der Landschaft verschwinden.

Zur Untersuchung der Autokorrelation von Indizes über verschiedene Skalen wurde der Autokor-

relationkoe�zient je Klasse berechnet (ACF, Abb. 7.10). Nur für die Gröÿe der Klasse Wald und für

die Patchkomplexität der Klasse urbaner Raum ergibt sich ein Autokorrelationkoe�zient oberhalb des

Schwellenwerts von 0.6 bei einem lag (Abstand) von 1. Alle anderen Klassen zeigen für alle Indizes kei-

ne nennenswerte Autokorrelation, womit ein Übertrag der Ergebnisse der räumlichen Indizes zwischen

den Au�ösungen, auÿer bei den genannten Faktoren nicht möglich ist.
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Abbildung 7.9: Skalenverhalten von Indizes. Das Skalenverhalten über 10 Skalen von Indizes (Median) von 4 Klas-

sen ist dargestellt. Die inliegenden Abbildungen zeigen eine Vergröÿerung verschiedener Bereiche (graue

Rechtecke). Die Distanzanalyse wurde für eine geringere Ausdehnung durchgeführt und ist somit nur

unterhalb einer Au�ösung von 4000mdargestellt.

7.3.3 Vergleich des Skalenverhaltens in zufälliger und realer Landschaft

Der Vergleich der Ergebnisse von zufälligen und realen Landschaften zeigen je nach Index Unterschiede

auf, wobei hier zu beachten ist, dass die Änderungen der ersten 10 Faktoren der zufälligen Landschaft

mit den 10 Au�ösungsunterschieden der realen Landschaft korrespondieren. Die weiteren Faktorerhö-

hungen der zufälligen Landschaften lassen bedingt eine Vorhersage der Index-Werte zu.

Die Anzahl der Patches nimmt in beiden Landschaften mit ansteigender Au�ösung ab. Nach den

Entwicklungen der zufälligen Landschaften persistiert diese Entwicklung auch für die reale Landschaft

bei gröberen Au�ösungen. Bei der Gröÿe von Patches gleichen sich die Muster auch, die Gröÿe steigt

ähnlich einer logarithmischen Verteilung mit der Au�ösung, jedoch zeigt die Klasse Wald eine Ab-

�achung des Anstiegs bereits bei einer Au�ösung um 3840mund keine weiter steigende Patchgröÿe,

wie in der zufälligen Landschaft vorausgesagt. Bei der Berechnung des SHAPE Index ergeben sich in

beiden Landschaften stufen-artige, unvorhersagbare Ergebnisse. Bis zu einem Faktor von 10 steigt die

Komplexität in der zufälligen Landschaft, im Gegensatz dazu sinkt in der realen Landschaft die Kom-

plexität und steigt nur bei den Klassen Ackerland und Waldgebiet bis zur Au�ösung von 3840m . Die

Abnahme der Komplexität, die in der zufälligen Landschaft je nach Bedeckungsgrad früher einsetzt, ist

in der realen Landschaft bei wesentlich geringeren Au�ösungsunterschieden zu beobachten. Somit sind

weiterführende Vorhersagen der realen Landschaftsmuster abgeleitet aus den Ergebnissen der zufälligen

Landschaften nicht möglich. Bezüglich der Distanz zum 1. euklidischen Nächsten Nachbarn zeigt sich

bei der realen Landschaft eine unimodale Verteilung und die Existenz von nur noch einem Fragment

bei einer Au�ösung zwischen 240mund 960m . Hingegen ist das Muster der zufälligen Landschaften

je nach Bedeckungsgradklasse mehr oder weniger stark ansteigend, ohne eine erkennbare unimodale

Verteilung.
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Abbildung 7.10: Autokorrelation der Indexwerte in einer realen Landschaft. Der Autokorrelationkoe�zient drei-

er Indizes (Median der Landschaft) von jeweils vier Landschaftsklassen über 10 Skalen ist dargestellt.

Die blaue Linie markiert den Schwellwert einer Korrelation von 0.6 (acf, R Development Core Team

(2008)).
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Im Hinblick auf die unterschiedlichen Bedeckungsgradanteile stimmen die Ergebnisse der zufälligen

und realen Landschaft mit der früheren Eliminierung von geringen gegenüber höheren Bedeckungsgrad-

klassen überein. Auch die Fragmentgröÿe steigt bei Klassen mit einem hohen Bedeckungsgradanteil

bei ansteigender Au�ösung.

7.4 Diskussion

Die Sensitivität der Landschaftsmuster bei groÿen Au�ösungsunterschieden wie von O`Neill et al. (1999)

gefunden, konnte in dieser Untersuchung bestätigt werden. Di�erenzen der Resultate bei geringen Auf-

lösungen (15�120mbzw. Faktor 1�4) waren jedoch auch vorhanden, sowohl in zufälligen als auch in

realen Landschaftsmustern für alle Indizes. Wobei die Postulate von O`Neill et al. (1999) und Wick-

ham und Riitters (1995) bestätigt werden konnten, dass die Unterschiede der Ergebnisse neben der

Au�ösung, auch in der räumlichen Anordnung sowie Bedeckungsgrad der Klassen manifestieren. Somit

ist neben dem Bedeckungsgrad auch die räumliche Anordnung wichtig, auf die hier bei der Generie-

rung der zufälligen Landschaft nicht kontrolliert wurde. Klassen, die wie Wasser selten vorkommen und

längliche Formen aufweisen, sowie die Klasse urbaner Raum, die in Afrika aus kleinen Agglomerationen

von Häusern bestehen, werden, aufgrund ihrer räumlichen Ausbreitung bei gröberen Skalen nicht mehr

detektiert.

Durch die divergierende räumliche Kon�guration lassen sich auch die Di�erenzen zwischen zufälligen

und realen Landschaftsmustern erklären, da die Muster von realen Klassen, wie Wasser, die längliche

Formen aufweisen, durch die zufälligen Landschaften nicht generiert werden.

Zufällige Landschaften

Die Ergebnisse der zufälligen Landschaften zeigten gröÿtenteils ähnliche Muster unabhängig vom Be-

deckungsgrad und konsistentes Verhalten über die unterschiedlichen Au�ösungen, auÿer dem SHAPE-

Index, welcher in treppenstufen-artige bzw. unvorhersagbaren Mustern resultierte. Die Ergebnisse zwi-

schen den Bedeckungsgraden divergierten erst bei hohen Faktoren, hierbei wiesen die Klassen mit ho-

hem Bedeckungsgrad niedrigere (Anzahl Patches, Distanz) oder höhere (Patchgröÿe, SHAPE) Werte

auf. Die Zunahme der Patchgröÿen und die Abnahme der Patchanzahlen ist kongruent mit gefundenen

Ergebnissen von Shen et al. (2004).

Niedrige Bedeckungsgrade (1% ) werden früher aus der Landschaft eliminiert, was auch von Tur-

ner et al. (1989b) postuliert wurde. Auÿerdem zeigen niedrige Bedeckungsgrade kleinere Patchgröÿen

(Median) mit ansteigendender Au�ösung. Dieses Muster kann gröÿtenteils durch den prozentualen Be-

deckungsgrad erklärt werden, jedoch muss auch die räumliche Kon�guration mit in Betracht gezogen

werden. Klassen mit einem geringen Bedeckungsgrad, die jedoch räumlich geklumpt vorkommen, wer-

den höhere Patchgröÿen aufweisen, als eine Klasse, die verstreut vorkommt. Durch die Permutation von

Landschaften mit zufälligem Agglomerationsfaktor entstehen für Klassen mit geringem Bedeckungs-

grad geringe Mediane der Patchgröÿe und höhere Distanzen zwischen Patches.

Diese Divergenz der Distanzen zum 1. ENN für verschiedene Bedeckungsgradklassen lässt sich al-

leine durch den prozentualen Bedeckungsgrad erklären, da hohe Bedeckungsgrade im Gegensatz zu

geringen Bedeckungsgrad keine hohen Distanzen zum nächsten Patch ermöglichen. Wobei hier theore-

tisch auch die Form der Patches einen Ein�uss haben könnte, die durch längliche Formen die Distanz

minimieren könnte. Die Form (SHAPE-Index) ist durch einen stufenartigen Anstieg gekennzeichnet,
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der für Klassen geringerer Bedeckung frühzeitig wieder abfällt. Der Anstieg des SHAPE-Index mit dar-

au�olgendem Absinken ist auf das Vorhandensein von 1-Pixel groÿen Patches zurückzuführen, die eine

hohe Kompaktheit innerhalb der Landschaft erzeugen und durch das upscaling aus der Landschaft eli-

miniert werden, wodurch der Median der Komplexität in der Landschaft erhöht wird. Die verbliebenen

Fragmente weisen eine komplexere Form auf, die durch weiterführendes upscaling kompakter werden,

wodurch das Absinken des SHAPE-Index zu erklären ist. Ein logarithmisch abnehmendes Muster wur-

de auch von Shen et al. (2004) für den LSI (Landscape SHAPE Index ) gefunden, jedoch ohne den

vorherigen Anstieg. Die Ergebnisse des MSI (Mean SHAPE-Index ) zeigen ein erratisches Muster (Shen

et al., 2004), welches jedoch Tendenzen zu einem Anstieg mit darau�olgendem Absinken der Patch-

komplexität bei hohem Agglomerationsfaktor, ähnlich zu dem hier gefundenen zeigt. Die Unterschiede

können auf die unterschiedliche Stichprobenzahl zurückzuführen sein, in der Untersuchung von Shen

et al. (2004) wurden nur jeweils fünf Replikate analysiert, im Gegensatz zu 2000 in der vorliegenden

Untersuchung.

Ein weiterer Faktor, der mit Hilfe von zufälligen Landschaften analysiert werden kann, ist der

Ein�uss der Agglomeration von Fragmenten. So postulierten Turner et al. (1989b) eine längere Per-

sistenz von Klassen bei höherer Agglomeration. Dieser E�ekt kann unter Umständen den Verlust von

Klassen mit geringem Bedeckungsgrad verzögern. Auch das Verhalten verschiedener Indizes bei un-

terschiedlichen Au�ösungen di�eriert zwischen Klassen unterschiedlicher Agglomeration (Shen et al.,

2004).

Reale Landschaften

Die Ergebnisse der realen Muster korrespondieren nur teilweise mit den Ergebnissen anderer Untersu-

chungen. Die Anzahl der Patches sinkt und die Gröÿe der Patches steigt, wie auch in Untersuchungen

von Shen et al. (2004) und Wu et al. (2002) festgestellt wurde. Die kompakter werdenen Formen mit

steigender Au�ösung wurden ebenfalls gefunden, jedoch ergaben die zwei Klassen mit dem höchsten

Bedeckungsgrad eine bisher nicht gefundene bimodale Verteilung des SHAPE-Index.

Die Mediane des SHAPE-Index für die Klassen Ackerland und Wald sinken erst durch das upscaling

und somit der Reduktion von komplexen Gebilden, da sie in gröber aufgelösten Pixel agglomeriert wer-

den und steigt darauf wieder an, unter Umständen durch die Abnahme von 1-Pixel groÿen Patches, die

einen SHAPE-Index Wert von 1 haben und somit den SHAPE-Index Wert reduzieren. Die Komplexität

der bedeckungsgradarmen Klassen, Wasser und urbaner Raum, zeigt eine konstante Abnahme, hin zu

kompakten Formen, bevor sie aus der Landschaftsanalyse eliminiert werden. Somit korrespondieren die

Ergebnisse aller Klassen innerhalb des upscaling bis ca. 1000mund erst nach dem Verschwinden zweier

Klassen steigt die Komplexität der verbliebenen Klassen kurzfristig wieder an. Die Reduktion in der

Komplexität konnte auch von Shen et al. (2004) nachgewiesen werden, wobei die bimodale Verteilung,

welche hier gefunden wurde, nicht auftrat.

Das Verhalten der Distanz zum ersten ENN ist generell positiv mit dem upscaling, wobei kurz-

fristige Abnahmen der Distanz auf kleine isolierte Patches hindeuten, deren Existenz den Median

der Distanz in der Landschaft erhöhen und das Verschwinden durch das upscaling ein Verringerung

der Gesamtdistanz hervorruft. Der prozentuale Bedeckungsgrad der jeweiligen Klassen spiegelt sich in

dem Zeitpunkt des Verschwinden während des upscaling wieder, Klassen mit geringer Bedeckung ver-

schwinden früher, die mit höherem Bedeckungsgrad später, was mit den Ergebnissen von Turner et al.

(1989b) übereinstimmt. Auch spiegelt sich der Bedeckungsgrad in der Patchgröÿe (Median) bei einer
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Au�ösung von 7680mwieder, die Klasse Ackerland mit ca. 19%Bedeckungsgrad über alle Skalen weist

die höchste Gröÿe auf, gefolgt von Waldgebieten (8% ), deren Werte jedoch im Abnehmen inbegri�en

sind.

7.4.1 Vergleichende Analysen

Die Au�ösung von Satellitendaten zu verändern, um verschiedene Kriterien zu erfüllen (Datenhomo-

genität u.a) ist eine gängige Methode, jedoch existieren keine robusten Methoden zur Veränderung

der Au�ösung, ohne dass der prozentuale Anteil der Klassen verändert wird (Gardner et al., 2008).

Gardner et al. (2008) publizierte eine upscaling Methode (PDW 1), die die prozentualen Anteile der

Klassen während des upscaling konstant hält, da dies den Ein�uss der Bedeckungsgradabnahme ni-

hilieren würde. Hier konnte jedoch gezeigt werden, dass der prozentuale Bedeckungsgrad für zwei

Klassen (Ackerland und Waldgebiete) konstant über alle Au�ösungen blieb. Nur die Klassen geringer

Bedeckung, Wasser und urbaner Raum, zeigten di�erierende prozentuale Anteile, wobei sich dies je

nach Ausschnitt unterschied. Somit ist bei Klassen mit geringerem Bedeckungsgrad die Au�ösung und

Ausdehnung entscheidend für den prozentualen Anteil im Laufe des upscaling.

Die Ergebnisse des Skalenverhaltens von Indizes in zufälligen und realen Landschaften stimmen

teilweise überein (Anzahl Patches), jedoch für einige Indizes und Landober�ächenklassen nur bedingt.

Die Diskrepanz zu den Mustern der zufälligen Landschaft, anfänglicher Anstieg statt Reduktion, lässt

sich mit dem Fehlen von 1 Pixel groÿen Fragmenten erklären. Die real existierenden Fragmente bilden

Flächen, die aus mehreren Pixel bestehen und somit komplexere Formen bilden.

Das Dominanzverhältnis verschiedener Klassen zueinander ist ein Ein�ussfaktor, der das Verhalten

von Landober�ächenklassen während einer Reskalierung beein�usst (Shen et al., 2004). Dies wur-

de in den zufälligen Landschaften a priori de�niert und sukzessiv erhöht, während die Di�erenzen

der Bedeckungsgradklassen in der realen Landschaft sehr groÿ sind, jedoch sich im Vergleich zu den

zufälligen Landschaften im unteren Bedeckungsgradbereich be�nden. Aufgrund des Verfahrens nur je-

weils zwei Klassen zeitgleich zu analysieren, wäre ein ausgeglichenes Dominanzverhältnis bei jeweils

50%Bedeckungsgrad gegeben, was jedoch nur bei den zufälligen Landschaften durchführbar war.

Eine weitere Fehlerquelle des Vergleichs von zufälligen und realen Landschaften ist die nicht über-

einstimmende Ausdehnung, die unter Umständen di�erierende Resulate liefern (Turner et al., 1989b).

In vielen Untersuchungen wurde neben der Au�ösung auch die Ausdehnung verändert und deren E�ekt

auf Landschaftsmaÿe untersucht (Turner et al., 1989b; Wu et al., 2002; Wu, 2004), was nach Wu (2004)

weniger konsistente und vorhersagbare Ergebnisse lieferte, als nur die Veränderung der Au�ösung. Sau-

ra und Martínez-Millán (2001) fanden bei einer Veränderung der Ausdehnung die edge density (ED) am

robustesten gegenüber Veränderungen, wogegen Indizes, die die Patchform (SHAPE, Fraktale Dimen-

sion) beschreiben, sehr sensitiv auf die Veränderung der Ausdehnung reagierten. Somit kann dies einen

Ein�uss auf die Ergebnisse des SHAPE-Index haben, deren Resultate in den zwei Landschaftstypen

divergieren.

Auch die Anzahl von Landober�ächentypen, sowie deren Verteilung des Bedeckungsgrads wirkt sich

auf die zu berechnenden Indizes aus (Turner et al., 1989b). Wobei in dieser Untersuchung aufgrund

der methodischen Vorgehensweise in allen Analyse sich immer nur zwei Klassen befanden, wodurch

dieser potentielle Fehler ausgeschlossen werden kann. Bei der Klassi�kation von realen Landschaften

1http://www.al.umecs.edu/PDW.htm
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ist die thematische Au�ösung jedoch durch die Methodik oder die durchführende Person bestimmt

und kann sich des Weiteren je nach verwendeten Datensätzen ändern. Buyantuyev und Wu (2007)

untersuchten den Ein�uss der thematischen Au�ösung und betonten, dass diesem Parameter die gleiche

Aufmerksamkeit wie die räumliche Au�ösung gebührt, da auch hier eklatante Unterschiede auftreten,

je nachdem wieviele Klassen extrahiert werden.

Desweiteren kann das Modalwertverfahren im Laufe des upscaling zu einer gröÿeren Zerstückelung

und somit höheren Patchanzahlen (NP) oder niedrigeren mittleren Patchgröÿen (MPS) führen, als

die Ergebnisse, die direkt von Sensoren auf der jeweiligen Au�ösung abgeleitet wurden (Saura, 2004).

Wobei dieser Fehler dem der di�erierenden Klassi�kationsergebnisse durch andere Datensätze auf einer

gröberen Au�ösung entgegengestellt werden sollte.

Die teilweise hohe Variabilität der Ergebnisse, lässt sich des Weiteren durch die Verwendung von

Indizes auf Klassenebene erklären. Indizes auf Klassenebene zeigen eine variablere Reaktion des Skalen-

verhaltens als Indizes auf Landschaftsebene (Wu, 2004). Je nach Fragestellung ist die Anwendung von

landschaftbasierten Indizes aber inadäquat, stattdessen sollten patchbasierte Maÿe genutzt werden.

Daher sollte in weiterführenden Untersuchungen das Verhalten von verschiedenen Indizes, die nicht

auf Landschaftsebene agieren, thematisiert werden.

Die Skalenergebnisse der Autokorrelation zeigen Unterschiede zwischen zufälligen und realen Land-

schaften. Die zufälligen Landschaften ergeben ähnliche Muster zwischen den Bedeckungsklassen, sowie

eine konstante Abnahme des Koe�zienten, wogegen die reale Landschaft deutliche Unterschiede zwi-

schen den Klassen aufweist und der Koe�zient eine starke Abnahme mit dem lag (Au�ösungsdi�erenz)

erkennen lässt. Die Abnahme des Autokorrelationskoe�zienten der drei Indizes, Gröÿe, SHAPE und

Distanz sinkt sukzessiv, ohne erkennbare Stufen und hat bei einer Skalendi�erenz von 10 einen Koef-

�zienten von ca. 0.4-0.6. Dies steht im Gegensatz zu den Autokorrelationskoe�zienten der Indizes auf

einer realen Landschaft. Hier besteht bereits ab einer Skalendi�erenz von 1 ein Wert geringer als 0.5.

Diese Diskrepanz kann aufgrund der Permutation der zufälligen Landschaften gegenüber der singulären

Analyse einer realen Landschaft herrühren. Wobei jedoch die gröÿtenteils signi�kante Abnahme des

Koe�zienten nach einer Skalendi�erenz von eins bemerkenswert ist. Aus den Ergebnissen der Autokor-

relationsanalyse lassen sich die Schlüsse ziehen, dass bereits minimale Skalendi�erenzen durch upscaling

in einer realen Landschaft keine Korrelationen mehr zur Ursprungslandschaft bestehen, unabhängig von

den Landbedeckungsklassen oder Indizes.

7.4.2 Ausblick

Aufgrund der fundamentalen Veränderung beobachteter Muster durch unterschiedliche Skalenau�ösung

sind Skalenfragen in der Landschaftsökologie ein wichtiger Bestandteil (Turner et al., 2001a; Forman

und Godron, 1986b), wobei jedoch bisher nur die räumliche Skala und ihre ökologischen Konsequenzen

berücksichtigt wurden. Hierbei ist der Übertrag der Ergebnisse in einer Region in andere Gebiete von

Interesse, um Fehler durch das upscaling abzuschätzen, wobei Turner et al. (1989b) eine hohe Varia-

bilität der Ergebnisse zwischen unterschiedlichen Gebieten gefunden haben. Die Ergebnisse für den

Ausschnitt um den Nationalpark Bontioli in Burkina Faso können somit nur bedingt auf andere Gebie-

te in Westafrika übertragen werden, da unterschiedliche Zusammensetzungen von Bedeckungsklassen

in der Landschaft, deren prozentuale Verteilung und räumliche Muster für die Ergebnisse ausschlag-

gebend sind. Die Ergebnisse der zufälligen Landschaften und die Übereinstimmung mit den realen

Landschaften lassen die Vorhersage zu, dass fernerkundliche Daten auf einer groben Au�ösung, wie
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MODIS (250 oder 1000m ), die Anzahl an Fragmenten, sowie teilweise deren Komplexität stark un-

terschätzen. Wogegen die Gröÿe und Distanz zum 1. ENN überschätzt wird. Jedoch sind diese Muster

nicht uniform, sondern abhängig von Landschaftsklassen und deren Bedeckungsgrad bzw. Verteilung

in der Landschaft. Wald-Savannen Mosaike im Süd-Osten der Elfenbeinküste (Lamto) zum Beispiel,

deren räumliche Anordnung durch die Erstreckung entlang von Flussufern charakterisiert ist (Gautier

und Spichiger, 2004), haben längliche Formen im Gegensatz zu den eher kompakten Formen im Un-

tersuchungsgebiet. Dadurch können die potentiellen Ein�üsse des upscaling der Waldgebiete in dieser

Region eher mit den Ergebnissen der Klasse Wasser verglichen werden.

Weitere Herausforderungen für weiterführende Untersuchungen ist die Identi�kation von Mustern

auf einer feinen Au�ösung, die auf grober Au�ösung von Bedeutung sind (Urban, 2005). Dadurch

können explizit Muster auf feiner Au�ösung analysiert werden, deren E�ekte auch auf gröberen Au�ö-

sungen einen Ein�uss haben. Durch die Entwicklung neuer Satellitensensoren (z.B. RapidEye Satelliten

Konstellation) sind bzw. werden auch Untersuchungen des Skalenverhaltens in der zeitlichen Dimension

möglich. Allerdings betri�t dies nur Regionen, deren temporäre Dynamik mit diesen Methoden deter-

miniert werden können, wie es z. B. bei spatio-temporal dynamischen Systemen wie Savannen der Fall

ist (Rubenstein und Lovette, 2007). Somit können durch neue Entwicklungen der Fernerkundung diese

Systeme einem Monitoring unterzogen werden, wobei hier auch wieder die Au�ösung und Ausdehnung

der Daten und der Fragestellung zu beachten ist (McGarigal et al., 2007).

Die Analyse der Reskalierung hat die Problematik von fernerkundlichen Daten in einer Au�ösung,

die nicht mit der Fragestellung übereinstimmt, deutlich gemacht. Falls die Au�ösung nicht mit der

für den jeweiligen Prozess oder ökologischen Informationen kongruent ist, sollten die Ergebnisse eines

upscaling oder downscaling nicht unkritisch weiterverwendet werden. Eine hoch isolierte Landschaft

mit groÿen Fragmenten abgeleitet von MODIS oder AVHRR Daten, ist nicht kongruent mit Informa-

tionen auf Landsat/ASTER Ebene und kann auch nur bedingt übertragen werden. Aussagen über die

räumliche Anordnung der Landschaftsfragmente einer Landober�ächenklasse auf einer grobskalierten

Landober�ächenklassi�kation sind mit Vorsicht zu interpretieren. Hierbei sollten die Auswirkungen

di�erierender Parameter auf die Ergebnisse des Prozesses (Hydrologie) oder Musters (Biodiversität)

diskutiert werden, da die Ergebnisse auf einer anderen Skala signi�kant unterschiedliche Aussagen

liefern können.
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Die Prognosen der klimatischen Veränderungen in den nächsten Jahrzehnten für den afrikanischen

Kontinent sagen eine mittlere Temperaturerhöhung von 2-6◦ C voraus, jedoch sind Magnitude und

Richtung der Niederschlagsveränderungen noch unklar (Held et al., 2003; Hulme et al., 2000). Es kann

davon ausgegangen werden, dass aufgrund des globalen Klimawandels eine räumliche Adaption der

Verbreitungsgebiete von Organismen auf die veränderten Umweltbedingungen notwendig wird. Dies

setzt eine Permeabilität der anthropogen modi�zierten Matrix voraus (Hannah et al., 2005, 2007, 2002)

oder die Fähigkeit von Organismen, Fragmente als Trittsteine oder Korridore zu nutzen (Söndgerath

und Schröder, 2002). Jedoch sind nicht nur biotische Faktoren von derartigen Veränderungen betro�en,

auch hydrologische oder klimatische Faktoren sind durch eine erhöhte Heterogenität der Landschaft

beein�usst und vice versa (Chazdon, 2008; Laurance et al., 1998b; Laurance, 2004; Wu et al., 2000).

Trotz ihrer unterschiedlichen Bedeutung haben viele Ökosysteme in den vergangenen Jahrzehnten eine

hohe Rate der Destruktion und folglich auch der Fragmentation erfahren, wodurch die Lebensgrundlage

vieler Organismen eingeschränkt wurde und die Aufspaltung in Fragmente vielfältige Auswirkungen

auf sie hat (Fahrig, 2003; Laurance et al., 1998b, 2000; Pimm, 1998; Wade et al., 2003).

Zur Charakterisierung von Habitatfragmenten nach ihren räumlichen Attributen sind Indizes von-

nöten, welche die Form, Gröÿe und Verbundenheit dieser Fragmente und ihre individuelle Bedeutung

für das gesamte Ökosystem aufzeigen. Damit gehen neben der reinen Existenz von Ökosystemen zu-

sätzliche Informationen, wie deren räumlichen Anordnung ein. Der Verlust von Habitaten kann unter

Umständen nicht ersetzt werden, jedoch kompensiert unter anderem die Verbundenheit diese Ent-

wicklung und kann somit die Resilienz dieser Systeme unterstützen. In dieser Arbeit wurde gezeigt,

dass besonders Maÿe ökologisch relevantere Ergebnisse liefern, die omnidirektional agieren, sowie die

umgebende Matrix berücksichtigen, um Verbundenheit zu quanti�zieren. Hierfür sind jedoch die Ein-

gangsdaten und das Modell und somit auch dessen Ergebnisse abhängig von der Fragestellung oder

der untersuchten Tierart. Perzeptionsradius, Schrittlänge und Sensitivität gegenüber der Matrix sind

artabhängig, jedoch wie hier gezeigt wurde, ausschlaggebend für die Resultate. Auch spiegelt eine

räumliche Au�ösung von 1000m, wie hier genutzt, nur in geringem Maÿe die Perzeption von Organis-

men, die sich kleinräumig ausbreiten, wie z. B. Amphibien, wieder. Auch können groÿräumige, niedrig-

bis mittelaufgelöste Datensätze die Waldbedeckung unterschätzen, da kleinräumige Fragmente nicht

detektiert werden. Dieses Problem besteht auf jeder Skala, da eine höhere Au�ösung immer mehr

Detailwissen liefert. Dies begründet unter anderem auch die limitierte Übertragbarkeit von Indexre-

sultaten auf unterschiedliche Skalen.
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Die Determinanten der räumlichen Muster können einerseits natürliche Faktoren, wie edaphische

Prozesse sein, andererseits auch anthropogene Faktoren, die eine immer gröÿere Rolle spielen. So ist der

Ausbau der Infrastruktur, die Entwaldung oder die Absenkung des Grundwasserspiegels ein entschei-

dender Faktor für räumliche Veränderungen der Landbedeckung. Die Analyse der Ein�üsse verschiede-

ner Faktoren auf die gefundenen räumlichen Muster, ist nur mittels einer Abweichung der Indexwerte

in realen und modellierten Landschaften zu ergründen. Die Erzeugung von Neutralen Landschaften

ermöglicht es, die Variabilität von Indexwerten in zufälligen Landschaften abzuleiten, deren Ausprä-

gungen nur von jeweils einem Faktor beein�usst werden. Übereinstimmungen mit den beobachteten

Mustern lassen Rückschlüsse auf Ein�ussfaktoren zu, die in dieser Arbeit, abhängig von der Region

und Index, anthropogener Natur waren.

Die Ergebnisse haben gezeigt, dass westafrikanische Regenwälder hochfragmentiert sind und an-

thropogener Populationsdruck einer der Ein�ussfaktoren ist. Der Reduktion der Ausdehnung dieses

Ökosystems und der Verlust der räumlichen Integrität hat neben klimatischen oder hydrologischen

Auswirkungen auf die Bevölkerung auch Ein�uss auf den Erhalt der Biodiversität, welche wiederum

Dienstleistungen für die Bevölkerung liefert. Westafrika wird als einer der Biodiversität-Hotspots an-

gesehen, der jedoch durch Landkonversion oder groÿräumigen Holzeinschlag bereits stark bedroht ist.

Der Verlust von naturnaher Landbedeckung ist in dieser Region schwerlich umzukehren, jedoch würde

der weitere Verlust und die weitere Fragmentation die Auswirkungen noch potenzieren.

Die Anwendungsmöglichkeiten von Fernerkundungsdaten in der ökologischen Forschung ist noch

nicht ausgeschöpft, genauso wie die auf diese Daten aufbauenden räumlichen Analysen. Für eine Ver-

besserung ist die intensivierte Zusammenarbeit unterschiedlicher Disziplinen notwendig, damit z. B.

Landbedeckungsklassi�kationen an die jeweiligen (ökologischen) Fragestellungen angepasst werden.

Jedoch sind auch weiterführende Untersuchungen im Bereich der zoologischen, botanischen, ethno-

logischen und ökologischen Forschung notwendig, um die Verbreitung von Arten, deren Verhalten

und Habitatansprüche im jeweiligen Untersuchungsgebiet besser zu verstehen. Diese neu gewonnenen

Kenntnisse können sowohl zu verbesserten fernerkundlichen Produkten als auch verbesserten Indizes

führen, die zusammen mit dem biologischen Kenntnisstand die Ökosysteme besser durchdringen und

besonders deren Resilienz in Bezug auf klimatische Veränderungen und direkte anthropogene Eingri�e

verstehen helfen. Nur diese Zusammenarbeit über Disziplingrenzen hinweg lässt die Auswirkungen der

fortschreitenden Veränderung der Landbedeckung verstehen und Konzepte entwerfen, deren Auswir-

kungen abzuschwächen. Hierbei müssen auch nicht wissenschaftliche Organisationen mit einbezogen

werden, die die Implementierung von wissenschaftlichen Postulaten in den jeweiligen Regionen prak-

tisch durchführen können.
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4-Nachbarschaftsregel

Zellenagglomeration zu einem Patch, die kardinal zu-

einander liegen, auch Rook -Typ genannt (s. auch 8-

Nachbarschaftsregel) (Fortin und Dale, 2005)

8-Nachbarschaftsregel

Zellenagglomeration zu einem Patch, die kardinal

und diagonal zueinander liegen, auch Queen-Typ ge-

nannt (s. auch 4-Nachbarschaftsregel) (Fortin und

Dale, 2005)

Agglomerationsfaktor

Der ∼ determiniert die räumliche Anordnung von

Patches in einem NLM (Abb. 6.1). Es wird auch

synonym zu räumlicher Aggregation, räumlicher Au-

tokorrelation, Autokorrelationskoe�zient, räumliche

Anordnung, räumliche Muster und contagion ange-

wendet.

ALI

Advanced Land Imager, räumliche Au�ösung: 10-

30m , spektrale Au�ösung: 36 Kanäle (0,4 bis 14,4

µm), zeitl. Au�ösung: 1-2 Tage1

arc-Minute

Eine ∼ ist
1

60
eines degree.

ASTER

Akronym für Advanced Spaceborne Thermal Emissi-

on and Re�ection Radiometer; be�ndet sich auf der

Plattform des Terra Satelliten seit 1999 mit einer

räumlichen Au�ösung von 15-90 m, spektrale Au�ö-

sung: 14 Kanäle.

Bedeckungsgrad

Der ∼ wird bei der Generierung von NLMs verwandt

und de�niert den prozentualen Grad der Bedeckung

durch Patches, die durch das NLM generiert wurden.

Der Begri� ∼ wird auch synonym zu Habitat Ab-

undanz, Prozent nutzbares Habitat und Wahrschein-

lichkeit von vorhandenem Habitat im Kontext von

NLMs verwendet.

Biodiversität

Biologische Diversität; Summe der Variationen auf

Ebene der Gene bis Ökosysteme.

1http://eo1.gsfc.nasa.gov/Technology/ALIhome1.htm

Contagion

Wertebereich von 0 bis 100, wobei 0 Landschaften

beschreibt, deren Patches maximal disaggregiert sind

und 100 einen singulären grossen Patch darstellt (Mc-

Garigal et al., 2007).

degradierter Wald

Ein Wald, der durch anthropogene Eingri�e modi�-

ziert wurde.

degree

∼ ist abhängig vom Breitengrad; 1 ∼ entspricht am

Äquator 100 km.

Dominanz

Auch evenness genannt bezeichnet die Gleichmäs-

sigkeit von Klassen oder Arten (McGarigal et al.,

2007).

downscaling

Transferieren von Informationen von grober zu feiner

Skala (Wu, 2007) (s. Abb. 7.1).

Endemiten

Arten, deren Verbreitungsgebiet geographisch eng be-

grenzt ist.

EnMAP

Der Start des Environmental Mapping and Analysis

Program ist für 2012 vorgesehen und soll 30m räumlich

augelöste Daten mit 218 Kanälen liefern2.

ENN

Euklidischer Nächster Nachbar. Die Abfrage vonWer-

ten (z. B. Distanz, Gröÿe) des n-ten Nächsten Nach-

barn basierend auf der euklidischen Distanz. Ggs. zu

FNN (Funktionaler Nächster Nachbar).

euryök

Attributierung von Organismen, die toleranter ge-

genüber der Intensität verschiedener Umweltfakto-

ren sind (s. auch stenök).

FNN

Funktionaler Nächster Nachbar. Die Abfrage vonWer-

ten (z. B. Distanz, Grösse) des n-ten Nächsten Nach-

barn basierend auf einer minimalen Kosten-Distanz,

2http://www.enmap.org
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die durch eine Kostenmatrix de�niert wird. Ggs. zu

ENN (Euklidischer Nächster Nachbar).

Fokus-Patch (FP)

Patch für den und von dem aus der Algorithmus an-

gewendet und dem das Ergebnis zugewiesen wird.

Jeder Patch ist iterativ der FP.

Fragmentation

Konversion einer kontinuierlichen Vegetationsbede-

ckung in singuläre Fragmente.

GeoEye-1

Erdbeobachtungssatellit, der höchstau�ösende Bil-

der im panchromatischen (0,41m ) und multispek-

tralen (1,65m ) liefern wird3.

GIS

Geographisches Informations System. Programm zur

Darstellung, Analyse und Manipulation von räumli-

chen Daten.

Habitatkorridor

Ein linear angeordneter Landober�ächen bedeckungs-

typ, der für eine Art ein potentiell geeigneten Aus-

breitungspfad bildet.

Habitatmosaik

Ein Landschaftsmuster von mehreren Habitatpatches,

getrennt durch verschiedene Landober�ächentypen

unterschiedlicher Qualität für eine Art.

Homoscedasticity

Varianzhomogenität, wichtige Annahme von Regres-

sionsmodellen.

Ikonos

Satellit, welcher hochau�ösende Bilder (ca. 0.80-4m ),

panchromatisch und multispektral liefert, seit 1999

im Orbit4.

Index

Synonym von Landschaftsstrukturmaÿen; beschreibt

räumliche Attribute einer Landschaft.

Konnektivität

Verbundenheit auf Patch- oder Landschaftsebene. Ant-

onym von Habitat-Isolation (Fahrig, 2001).

kritischer Grenzwert

Der ∼ ist ein Bereich eines Parameters, in dem ei-

ne kleine Änderung relative groÿe Veränderungen im

Resultat verursacht (Pearson und Gardner, 1997).

3http://www.geoeye.com/products/imagery/geoeye1/

default.htm
4http://www.geoeye.com/products/imagery/ikonos/

default.htm

LCCS

Akronym für Land Cover Classi�cation System, wel-

ches von der FAO entwickelt wurde, um die Land-

ober�äche zu charakerisieren.

LPI

Akronym für Largest Patch Index, ein Index, der die

gesamte Landschaft analysiert und den prozentua-

len Anteil des grössten Patches ausgibt (McGarigal

et al., 2007).

Metapopulationen

Mehrere Populationen der selben Art, die durch ge-

netischen Austausch miteinander verbunden sind.

Modalwertverfahren

Ein Verfahren um Rasterdaten auf unterschiedliche

Skalen zu transferieren, hierbei wird der Modalwert

aller Pixel innerhalb des gröber aufgelösten Pixels

genommen.

MODIS

Moderate-resolution Imaging Spectroradiometer, räum-

liche Au�ösung: 250-1000m , zeitl. Au�ösung: 1-2

Tage, sendet auf dem Satellit Terra (EOS-1) seit

2000.

Moving Window

∼ bezeichnet ein Fenster de�nierter Grösse, welches

sich kontinuierlich durch eine Landschaft bewegt, die

Berechnung wird auf diesem Ausschnitt durchführt.

Das Ergebnis wird dem Zentrums-Pixel zugeordnet.

MPI

Modi�ed Proximity Index: Die Fläche des Fokal Pat-

ches wird mit dem Proximity Wert dieses Patches

multipliziert.

Nearest Neighbour Resampling

Ein Verfahren um Rasterdaten auf unterschiedliche

Skalen zu transferieren, hierbei wird der Wert ge-

nommen, der sich am nächsten am Zentrum des neu-

en Pixel be�ndet (Neteler und Mitasova, 2008).

NLM

Neutrales Landschaftsmodell; ein Verfahren, um zu-

fällige (binäre) Landschaften mit distinkten Patches

zu erstellen.

NOAA-AVHRR

Akronym vonNational Oceanic and Atmospheric Ad-

ministration Advanced Very High Resolution Radio-

meter. Erster AVHRR Sensor seit 1978 aktiv, weitere

bis 2006 lanciert. Au�ösung von ca. 1 km .

Patch

Omni-direktional zusämmenhängende Pixel des sel-

ben Landober�ächentyps, die für einen theoretischen
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Organismus durchquerbar ist, ohne durch andere Land-

ober�ächentypen migrieren zu müssen (Pearson und

Gardner, 1997). Hierbei muss jedoch die 4-/8-Nach-

barschaftsregel beachtet werden.

Patch-basiert

Analysen, die Werte für individuelle Patches ergebe-

en (s. auch Klassen-basiert u. Landschaft-basiert).

Perkolationstheorie

Die ∼ berücksichtigt die zufällige Anordnung von

Gegenständen auf einem Grid, wie z.B. einer Land-

schaft mit einem de�nierten Bedeckungsgrad an äqui-

distanten Punkten. Die Punkte formieren sich zu

Anhäufungen oder Anordnungen von benachtbarten

Punkten (O'Neill et al., 1988).

Pixel

Als ∼ wird eine Rasterzelle in einem Satellitenbild

bezeichnet.

Primärwald

Ein Wald der keine Abholzung erfahren hat und des-

sen Entwicklung nur durch natürliche Störungen und

Prozesse beein�usst ist.

Proximity-Index

Ratio von Patch Fläche und Distanz von allen um-

gebenden Patches um einen Fokus-Patch .

Quickbird

Quickbird-2 liefert seit 2001 hochau�ösende Bilder

(0,3-3m )5

r.nlm

Ein Modul, welches in das Programm GRASS imple-

mentiert ist, um zufällige Landschaften zu erzeugen.

r.nlm.stats

Ein in GRASS implementiertes Modul, um Statisti-

ken von zufälligen Landschaften auszugeben.

r.pi.export

Ein in GRASS implementiertes Modul, um Statisti-

ken oder Originaldaten von Patchinformationen aus-

zugeben.

RapidEye

Hochau�ösender (6,5m ) Sensor, der ab Mitte 2008

multispektrale (440-850 nm) Daten mit einer Repi-

titionsrate von 5 Tagen liefern soll6.

Rasterzelle

Eine Rasterzelle ist ein (meist) quadratisches Feld

mit einem zugeordetem Wert. Meist im Zusammen-

hang mit Satellitenbildern verwendet.

5http://www.eurimage.com
6http://www.rapideye.de

scaling

∼ beinhaltet die Veränderung der Au�ösung, Aus-

dehung oder beidem (Wu, 2007).

Sentinel

Die ∼ Familie besteht aus Sentinel-1 bis Sentinel-

5 und deckt unterschiedliche Funktionalitäten von

SAR über Landsat/ASTER Ersatz bis hin Untersu-

chungen der Athmosphäre ab 7.

SHAPE-Index

Ein Mass, welches die Form eines Patches beschreibt.

Es basiert auf der simplen Umfang:Fläche Ratio, wird

jedoch auf die Form eine Rechtecks korrigiert, damit

es Grössen invariant ist.

Skala

∼ beschreibt einen gewissen Grad an wahrgenom-

menem Details, die räumlich oder zeitlich vorliegen

können (Wu, 2007). Es ist die räumliche oder zeit-

liche Dimension eines Objekts oder Prozesses, die

durch Au�ösung und Ausdehnung charakterisiert ist

(Atkinson, 2000; Turner et al., 1989a).

stenök

Attributierung von Organismen, die intoleranter ge-

genüber der Intensität verschiedener Umweltfakto-

ren sind (s. auch euryök).

stepping stone

siehe Trittsteine.

Trittsteine

Ein oder mehrere Habitatpatches zwischen zwei öko-

logisch isolierten Gebieten, die einer Art Resourcen

liefern und somit die Migration ermöglichen (Ben-

nett, 2003).

upscaling

Transferieren von Informationen von feiner zu grober

Skala (Wu, 2007) (s. Abb. 7.1).

7http://www.esa.int/esaLP/SEMZHM0DU8E_

LPgmes_0.html
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Abkürzungsverzeichnis

ASTER Advanced Spaceborne Thermal Emission and Re�ection Radiometer

AVHRR Advanced Very High Resolution Radiometer

DEM Digital Elevation Model

DHM Digitales Höhenmodell

EE Erfolgreiche Emigranten

ENN Euklidischer Nächster Nachbar

EM Erfolgreiche Migranten

ETM+ Enhanced Thematic Mapper

EVI Enhanced Vegetation Index

FNN Funktionaler Nächster Nachbar

GIS Geographisches Informations System

IPCC Intergovernmental Panel on Climate Change

LCCS Land Cover Classi�cation System

LVIS Laser Vegetation Imaging Sensor

MODIS Moderate Resolution Imaging Spectroradiometer

NASA National Aeronautic and Space Administration

NDVI Normalized Di�erence Vegetation Index

NLM Neutrale Landschaftsmodelle

NN Nächster Nachbar

NOAA National Oceanic and Atmospheric Administration

ODD Omnidirektionale Distanz

SZ Suchzeit

TM Thematic Mapper

WAP W-Arli-Pendjari Nationalpark

WRI World Resources Institute
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Appendix

A-1 r.pi Module

Im Rahmen dieser Arbeit wurden mehr als 20 Module entworfen, die unter dem Prä�x r.pi.* subsum-

miert wurden. Die Module in r.pi dienen überwiegend der räumlichen Musteranalyse und verwandten

Bearbeitungsschritten. Diese Module sind im GRASS GIS implementiert und werden dem GRASS-

Projekt unter einer OpenSource Lizenz zu�iessen. Im folgenden wird nur der Syntax der wichtigsten

hier verwendeten Module aufgeführt:

A-1.1 r.pi.searchtime

Description:

Analysis of searchtime between patches based on spatially explicit migration counts

Keywords:

raster, connectivity, isolation

Usage:

r.pi.searchtime [-acd] input=string [costmap=string] output=string

[out_immi=string] [immi_matrix=string] [binary_matrix=string]

threshold=value keyval=value step_length=value [step_range=value]

[perception=value] [multiplicator=value] n=value percent=value

stats=string[,string,...] [maxsteps=value] [out_freq=value]

[title="phrase"] [--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-c Include cost of the path in the calculation of steps

-d Output diversity map

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input Name of existing raster file

costmap Name of the costmap with values from 0-100

I
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output Name of the new raster file

out_immi Name of the optional raster file for patch immigrants count

immi_matrix Name for immigrants matrix ASCII-file

binary_matrix Name for binary immigrants matrix ASCII-file

threshold Percentage of individuals which must have immigrated successfully

keyval Category value of the patches

step_length Length of a single step measured in pixels

step_range Range to choose the next step direction from, in degrees [180]

perception Perception range

multiplicator Attractivity of patches [1-inf]

n Number of individuals

percent Percentage individuals arrived to stop model

stats Statistical method to perform on the values

options: average,variance,standard deviation,median,min,max

maxsteps Maximum steps for each individual

out_freq Output an intermediate state of simulation each [out_freq] steps
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A-1.2 r.pi.searchtime.iter

Description:

Based on r.pi.searchtime but with iterative removal of patches

Keywords:

raster

Usage:

r.pi.searchtime.iter [-ac] input=string [costmap=string] output=string

[out_immi=string] keyval=value step_length=value [perception=value]

[multiplicator=value] n=value percent=value stats=string[,string,...]

dif_stats=string[,string,...] [maxsteps=value] [out_freq=value]

[title="phrase"] [--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-c Include cost of the path in the calculation of steps

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input Name of existing raster file

costmap Name of the costmap with values from 0-100

output Name of the new raster file

out_immi Name of the optional raster file for patch immigrants count

keyval Category value of the patches

step_length Length of a single step measured in pixels

perception Perception range

multiplicator Attractivity of patches [1-inf]

n Number of individuals

percent Percentage of individuals which must have arrived successfully to stop the model-run

stats Statistical method to perform on the pathlengths of the individuals

options: average,variance,standard deviation,median,min,max

dif_stats Statistical method to perform on the difference values

options: average,variance,standard deviation,median,min,max

maxsteps Maximum steps for each individual

out_freq Output an intermediate state of simulation each [out_freq] steps
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A-1.3 r.pi.energy

Description:

Performs analysis.of patch connectivity based on spatially explicit migration counts

Keywords:

raster

Usage:

r.pi.energy [-abd] input=string [costmap=string] [suitability=string]

output=string [out_immi=string] [immi_matrix=string]

[mig_matrix=string] [binary_matrix=string] threshold=value keyval=value

step_length=value [step_range=value] [perception=value]

[multiplicator=value] n=value energy=value percent=value

[out_freq=value] [title="phrase"] [--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-b Set if individuals should be set back after leaving area.

-d Output diversity map

--o Allow output files to overwrite existing files

Parameters:

input Name of existing raster file

costmap Name of the costmap

suitability Name of the suitability raster with values from 0-100

output Name of the new raster file

out_immi Name of the optional raster file for patch immigrants count

immi_matrix Name for immigrants matrix ASCII-file

mig_matrix Name for migrants matrix ASCII-file

binary_matrix Name for binary immigrants(migrants) matrix ASCII-file

threshold Percentage of individuals which must have immigrated successfully

keyval Category value of the patches

step_length Length of a single step measured in pixels

step_range Range to choose the next step direction from, in degrees [180]

perception Perception range

multiplicator Attractivity of patches [1-inf]

n Number of individuals

energy Initial energy of the individuals

percent Percentage of finished individuals desired before simulation ends

out_freq Output an intermediate state of simulation each [out_freq] steps
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A-1.4 r.pi.energy.iter

Description:

Based on r.pi.energy but with iterative removal of patches

Keywords:

raster

Usage:

r.pi.energy.iter [-abrp] input=string [costmap=string]

[suitability=string] output=string keyval=value step_length=value

[perception=value] [multiplicator=value] n=value energy=value

percent=value stats=string[,string,...] [out_freq=value] [seed=value]

[title="phrase"] [--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-b Set if individuals should be set back after leaving area.

-r Set to remove individuals which start in the deleted patch.

-p Set to output values as percentual of the value from the reference run.

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input Name of existing raster file

costmap Name of the costmap

suitability Name of the suitability raster with values from 0-100

output Name of the new raster file

keyval Category value of the patches

step_length Length of a single step measured in pixels

perception Perception range

multiplicator Attractivity of patches [1-inf]

n Number of individuals

energy Initial energy of the individuals

percent Percentage of finished individuals desired before simulation ends

stats Statistical method to perform on the pathlengths of the individuals

options: average,variance,standard deviation,median,min,max

out_freq Output an intermediate state of simulation each [out_freq] steps

seed Seed for random number generator
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A-1.5 r.(pi.)nlm

Description:

Create Neutral Landscape Models

Keywords:

raster

Usage:

r.nlm [-q] [input1=string] output=string [keyval=value]

[nullval=value[,value,...]] [landcover=value] [sharpness=value]

[seed=value] [title="phrase"] [--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-q Run quietly

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input1 Name of existing raster file

output Name of the new raster file

keyval Value of a category from the input file to measure desired landcover.

nullval Values to be used as mask

landcover Landcover in percent

sharpness defines smooth structures or sharp, edgy structures - Range [0-1]

seed Seed for random number generator
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A-1.6 r.(pi.)nlm.stats

Description:

Based on r.nlm, but with permutation method

Keywords:

raster

Usage:

r.nlm.stats [-aq] [input1=string] output=string [keyval=value]

[nullval=value[,value,...]] [landcover=value] [sharpness=value] n=value

method=string[,string,...] statmethod=string[,string,...] [seed=value]

[title="phrase"] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-q Run quietly

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input1 Name of existing raster file

output Name for output ASCII-file (use out=- for stdout)

keyval Value of a category from the input file to measure desired landcover.

nullval Values to be used as mask

landcover Landcover in percent

sharpness defines smooth structures or sharp, edgy structures - Range [0-1]

n Number of maps to generate.

method Operation to perform on fragments

options: distance,area,perimeter,shapeindex,fractal

statmethod Statistical method to perform on the values

options: average,mode,median,variance,min,max

seed Seed for random number generator
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A-1.7 r.pi.odd

Description:

Calculates omnidirektional isolation metrics

Keywords:

raster

Usage:

r.pi.odd [-abdm] input=string output=string [mask=string]

keyval=value ratio=string stats=string[,string,...]

[neighbor_level=value] [title="phrase"] [--overwrite] [--verbose]

[--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-b Allow moving on diagonals.

-d Graphical output

-m Adjacency matrix output

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input Name of existing raster file

output Name of the new raster file

mask Name of a raster file with a mask (0,1 values)

keyval Category value of the patches

ratio Compensation method to perform on the values

options: none,odd_area,area_odd,odd_perim,perim_odd

stats Statistical method to perform on the values

options: average,variance,standard deviation,median

neighbor_level Level of neighbors to analyse

VIII



r.pi.* Module Appendix

A-1.8 r.pi.index

Description:

Calculates different spatial indices

Keywords:

raster

Usage:

r.pi.index [-aq] input1=string output=string keyval=value

method=string [title="phrase"] [--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-q Run quietly

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input1 Name of existing raster file

output Name of the new raster file

keyval Key value

method Operation to perform on fragments

options: area,perimeter,shape,border,compactness,asymmetry,

area-perimeter,fractal,ENN
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A-1.9 r.pi.NN

Description:

Calculates different Nearest Neighbor statistics

Keywords:

raster

Usage:

r.fragment.NN [-aq] input=string output=string keyval=value

method=string[,string,...] number=num[-num][,num[-num],...]

statmethod=string [dmout=string] [adj_matrix=string] [title="phrase"]

[--overwrite] [--verbose] [--quiet]

Flags:

-a Set for 8 cell-neighbors. 4 cell-neighbors are default.

-q Run quietly

--o Allow output files to overwrite existing files

--v Verbose module output

--q Quiet module output

Parameters:

input Name of existing raster file

output Name of the new raster file

keyval Key value

method Operation to perform on fragments

options: distance,path_distance,area,perimeter,shapeindex

number Number of nearest neighbors to analyse

statmethod Statistical method to perform on the values

options: average,variance,standard deviation,value,sum

dmout Output name for distance matrix and id-map (performed if not empty)

adj_matrix Output name for adjacency matrix (performed if not empty)
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A-2 Synmap

Tabelle A-0: Synmap Legende

Value Life Form Tree leaf type Tree leaf longevity % Land

1 Trees Needle Evergreen 9.8

2 Trees Needle Deciduous 1.7

3 Trees Needle Mixed 0.6

4 Trees Broad Evergreen 8.2

5 Trees Broad Deciduous 3

6 Trees Broad Mixed 0.5

7 Trees Mixed Evergreen 0.25

8 Trees Mixed Deciduous 0.03

9 Trees Mixed Mixed 3.5

10 Trees & Shrubs Needle Evergreen 1.5

11 Trees & Shrubs Needle Deciduous 0.2

12 Trees & Shrubs Needle Mixed 0.05

13 Trees & Shrubs Broad Evergreen 0.3

14 Trees & Shrubs Broad Deciduous 2.5

15 Trees & Shrubs Broad Mixed 0.2

16 Trees & Shrubs Mixed Evergreen 0.03

17 Trees & Shrubs Mixed Deciduous 0.04

18 Trees & Shrubs Mixed Mixed 0.3

19 Trees & Grasses Needle Evergreen 0.2

20 Trees & Grasses Needle Deciduous 0.03

21 Trees & Grasses Needle Mixed 0.01

22 Trees & Grasses Broad Evergreen 0.3

23 Trees & Grasses Broad Deciduous 2.15

24 Trees & Grasses Broad Mixed 0.15

25 Trees & Grasses Mixed Evergreen 0.005

26 Trees & Grasses Mixed Deciduous 0.02

27 Trees & Grasses Mixed Mixed 0.2

28 Trees & Crops Needle Evergreen 0.3

29 Trees & Crops Needle Deciduous 0.006

30 Trees & Crops Needle Mixed 0.003

31 Trees & Crops Broad Evergreen 0.7

32 Trees & Crops Broad Deciduous 1.1

33 Trees & Crops Broad Mixed 0.2

34 Trees & Crops Mixed Evergreen 0.01

35 Trees & Crops Mixed Deciduous 0.01

36 Trees & Crops Mixed Mixed 0.4

37 Shrubs - - 4.5

38 Shrubs & Grasses - - 8.3

39 Shrubs & Crops - - 0.4

40 Shrubs & Barren - - 10.5

41 Grasses - - 8.3

42 Grasses & Crops - - 1.5

43 Grasses & Barren - - 0.3

44 Crops - - 10.7

Fortsetzung auf nächster Seite. . .
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Tabelle A-0 � Forsetzung

Value Life Form Tree leaf type Tree leaf longevity % Land

45 Barren - - 11.7

46 Urban - - 0.2

47 Snow & Ice - - 5.2

0 = water
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A-3 Kapitel: 5 Charakterisierung der räumlichen Anordnung von Frag-

menten westafrikanischer Regenwälder
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(a) Steigung der Regressiongeraden von den Distanzen

zu 1-10 nächsten Waldfragmenten
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(b) Schnittpunkt mit der y-Achse der Regressiongera-

de von den Distanzen zu 1-10 nächsten Waldfrag-

menten

Abbildung A-1: Steigung und Schnittpunkt der Distanzanalyse über 1-10 NN. Darstellung der räumlichen

Entwicklung von Distanzen der 1. bis 10. Nächsten Nachbarn anhand von Steigung und Schnittpunkt

einer Regressiongeraden.
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(b) Artspezi�sche Maÿe

Abbildung A-2: Calinski Kriterium (Individuenbasierter Indizes). Der rote Punkt markiert die optimale Anzahl

von Clustern. Orangene Punkte sind alternative Optima.
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Abbildung A-3: Indizes in de�nierten Landschaften. Beispiel des Verhaltens verschiedener Indizes in a priori de�-

nierten Landschaften
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(b) Darstellung von sechs Variablen für die drei Fragmente. Höhere Werte werden in

der Spinnennetz-Graphik als gröÿere Dreiecke dargestellt.

Abbildung A-4: Sechs Indizes für drei exemplarische Waldfragmente im Westen der Elfenbeinküste (Abb. 5.24).

Weitere Waldfragmente sind in grau dargestellt, Wasser in blau. Für die Visualisierung der Indizes

wurden in diesem Fall Indizes auf der Basis von GLC2000 verwendet (Emig=erfolgreiche Emigranten

(Szenario 0), SZ = Suchzeit (Szenario 0), ODD:FPr = Patchrelevanz der omnidirektionalen Distanz).
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