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Zusammenfassung

Metapopulationsmodelle sind niitzliche Werkzeuge fiir den Artenschutz. Thre Pa-
rametrisierung ist jedoch ein kritischer Schritt in der praktischen Anwendung, da
zumeist nur wenige geeignete Daten vorliegen. Das Inzidenzmodell von Hanski
(1994b) ignoriert lokale Populationsdynamiken und benétigt zur Abschitzung
der metapopulationsdynamischen Prozessparameter lediglich An- und Abwesen-
heitsdaten der untersuchten Art in den jeweiligen Patches. Settele (1998) hat
diesen Modelltyp auf einen rasterbasierten Ansatz iibertragen.

In der vorliegenden Arbeit werden die Schétzqualititen der von diesen bei-
den Modellen gelieferten Parameterwerte untersucht. Dies geschieht mit Hil-
fe eines individuenbasierten Modells, das die Metapopulationsdynamik generi-
scher Heuschreckenarten in hochfragmentierten Landschaften simuliert. Auf der
Grundlage der Zustandsiibergénge und Dispersalereignisse werden in Maximum-
Likelihood-Schétzungen und nichtlinearen Fits direkt aus den Simulationslédufen
die Metapopulationsparameter extrahiert, die als ,wahre* Werte mit den Para-
meterschitzern aus den Inzidenzmodellen verglichen werden.

Die geschétzten Metapopulationsparameter weichen teilweise erheblich von den
wahren Werten ab. Unter bestimmten Bedingungen liefern sie jedoch konsistente
Parameterschétzer, die zur Verwendung in der Populationsgefdhrdungsanalyse
geeignet sind. Dazu ist im Fall des Patch-Matrix-Modells bei der Parameterab-
schiatzung der Migrationsparameter vorzugeben, der entweder aus unabhéngigen
Daten oder aus einem Initiallauf des Inzidenzmodells bestimmt werden kann.
Das Rasterdatenmodell verlangt als zusétzliche Voraussetzung umfangreichere
Snapshotdatensétze.
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1 Einleitung

1.1 Einfiihrung in das Thema und Darlegung der
untersuchten Problemstellung

Zahlreiche Untersuchungen zum Uberleben von Organismen in heterogenen Um-
welten haben gezeigt, dass die Uberlebenschancen von Tierpopulationen sowohl
durch die mittlere Populationsgrofe und ihre umweltbedingten Schwankungen
als auch durch den Individuenaustausch zwischen einzelnen lokalen Populatio-
nen bestimmt werden (Hanski & Gilpin, 1991; Hanski, 1994b; Poethke et al.,
1994; Harrison & Fahrig, 1995; Poethke et al., 1996b; Hanski & Gilpin, 1997).
Die zunehmende Fragmentierung der Kulturlandschaft und die immer stérker
werdende Bedrohung vieler Arten hat gerade in den letzten Jahren die Entwick-
lung von neuen quantitativen Instrumenten fiir die Gefahrdungsabschitzung im
Arten- und Naturschutz gefordert (Settele et al., 1996b; Amler et al., 1999a;
Poethke et al., 1999). Poethke et al. (1996a, Seite 239) konstatieren 1996, dass
o|--.] die Zeit reif ist fiir den Einsatz quantitativer Modelle im praktischen Ar-
tenschutz.”

Im Kontext des Metapopulationsbegriffes (siehe Halle, 1996) entstand eine Viel-
zahl unterschiedlicher Modelltypen. Das klassische Metapopulationsmodell von
Levins (1969, 1970) zdhlt zu den so genannten occupancy models, die lokale Po-
pulationsdynamiken ignorieren (vgl. auch Lopez & Pfister, 2001; Clinchy et al.,
2002; Keeling, 2002). Die von Hanski (1994a,b) speziell fiir hochfragmentierte
Landschaften entwickelten Inzidenzmodelle (incidence function models) geho-
ren zu deren prominentesten Vertretern. Es gibt aber auch noch logistische
Regressions- und state transition- (oder auch transition-incidence functions)
Modelle (Sjogren Gulve & Ray, 1996), die zu dieser Klasse gezihlt werden.

Das Inzidenzmodell unterscheidet sich in drei Punkten vom Levins-Modell:
(i) Die Anzahl der Habitatpatches und damit die Anzahl lokaler Populationen
sind endlich. (ii) Die Patches sind unterschiedlich grof. (iii) Jedes Patch hat
raumliche Koordinaten (Hanski, 1997). Im Gegensatz zum Levins-Modell, das
auch als rdumlich implizit bezeichnet wird, ist das Inzidenzmodell ein rdumlich
realistisches Metapopulationsmodell (vgl. Hanski & Simberloff, 1997).

Die Beriicksichtigung rdaumlicher Aspekte in der Metapopulationsdynamik ist es
auch, die die Behandlung analytischer Modelle erschwert (Gyllenberg & Silve-
strov, 1994). Zu diesem Modelltyp zéhlen neben vielen Varianten des klassischen
Levins-Modells (Gotelli & Kelley, 1993) auch die strukturierten Metapopulati-
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onsmodelle (Akcakaya, 2000).! Thre Intention ist die allgemeinere Untersuchung
des Gleichgewichts zwischen Extinktionen und Kolonisationen (z. B. Hanski,
1991; Verboom et al., 1991a; Gyllenberg & Hanski, 1992; Hanski & Gyllenberg,
1993; Gyllenberg & Hanski, 1997; Gyllenberg et al., 1997; Pollett, 1999). Sie
beziehen Informationen iiber die rdumliche Lage und Grofe der Habitate nur
begrenzt mit ein.? Simulationsmodelle mit riumlich explizitem oder realisti-
schem Bezug (z. B. Kareiva, 1990; Durrett & Levin, 1994b; Hanski & Thomas,
1994; Hanski et al., 1994) verfiigen {iber eine ganze Reihe von Parametern und
sind nur schwer auf reale Metapopulationen anzuwenden.

Unter dem Sammelbegriff der Populationsgefahrdungsanalyse (population via-
bility /vulnerability analysis, PVA; siehe Soulé, 1987; Shaffer, 1990; Boyce, 1992;
Ruggiero et al., 1994) entstand eine ganze Reihe zum Teil recht spezifischer und
komplexer Modelle (siehe auch Griebeler et al., 1995; Poethke et al., 1999). Die
Entwicklung solcher spezifischer Modelle ist enorm teuer und kann sich nur fiir
einige Arten mit herausragender Bedeutung lohnen (siehe z. B. Hovestadt et al.,
1991). Da auch die Datenbeschaffung fiir diese Modelltypen enorm aufwindig
ist, sind fiir die breite Anwendbarkeit im Artenschutz flexiblere Modelltypen
mit einem Spektrum von Methoden zur Gefdhrdungsabschitzung besser geeig-
net (FIFB, 1993; Poethke et al., 1996a).

So wurden in den letzten Jahren auch Werkzeuge zum flexiblen Einsatz im Ar-
tenschutz propagiert. Diese miissen (zum Beispiel bei der Bewertung von Ein-
griffen oder der Ausweisung von Schutzgebieten) nicht nur das demographische
Uberleben einer Einzelpopulation, sondern auch die langfristige Entwicklung
ihrer genetischen Zusammensetzung sowie den regionalen Austausch von Teil-
populationen im rdumlichen Zusammenhang beriicksichtigen. Simulationswerk-
zeuge (siehe Ubersicht in Lindenmayer et al., 1995) wie zum Beispiel ALEX
(Possingham & Davies, 1995), VORTEX (Lacy, 1993) oder RAMAS (Akcaka-
ya & Ferson, 1992) sind zwar in vielen Fillen einsetzbar, jedoch so komplex
in ihren Anforderungen an die Datenbasis und die Modellierungskenntnisse des
Benutzers, dass sie fiir den Standardeinsatz untauglich sind. Die neue RAMAS-
Version (Akgakaya et al., 1999) kann zwar auch viele Eingabedaten gebrauchen,
ist aber notfalls nicht unbedingt darauf angewiesen. META-X (Frank et al.,
2002) wurde speziell entwickelt, um Nicht-Modellierern ohne mathematische

'Es gibt noch eine Vielzahl weiterer Modelltypen, z. B. zellulire Automaten (siche Uber-
sicht in Durrett & Levin, 1994a), coupled map lattices und interacting particle systems,
Zwei-Spezies- und Multispezies-Metapopulationen (sieche Verweise in Keymer et al., 2000),
n-population models (siehe Hanski, 1999b), Markovsche Metapopulationsmodelle (Griebeler
& Seitz, 2001) und random-walk local populations (Hanski et al., 1996a). Bascompte et al.
(2002) prasentieren auRerdem ein einfaches analytisches Modell, das die Beziehung zwischen
Umweltstochastizitdt, Ernte und minimaler Patchanzahl untersucht. Im Gegensatz zu klas-
sischen Metapopulationsmodellen geht es nicht von unendlich vielen Patches aus. Hanski &
Ovaskainen (2000) sowie Ovaskainen & Hanski (2001) présentieren deterministische Modelle,
die die Abschatzung der ,Metapopulationskapazitit® einer Landschaft erlauben.

?Das stochastische Modell von Adler & Nuernberger (1994) erlaubt zwar schon die Vor-
hersage des Effekts von Habitatklumpung auf die Persistenz von Metapopulationen, ist jedoch
strategisch orientiert.



1.1 Problemstellung

Spezialkenntnisse und Programmiererfahrung in die Lage zu versetzen, eigen-
stdndig Gefdhrdungsanalysen durchfiihren zu kénnen.

Fiir die breite Einsetzbarkeit von Prognoseinstrumenten, mit denen auch der
Individuenaustausch in strukturierten oder fragmentierten Populationen erfasst
und beriicksichtigt werden kann, wurde von Poethke et al. (1996a) ein einfa-
ches individuenbasiertes Modell vorgeschlagen. Die wesentlichen Vereinfachun-
gen dieses Modells basieren auf der Beschriankung auf relativ kurzlebige Orga-
nismen mit nicht iiberlappenden Generationen. Dariiber hinaus sind Computer-
simulationen der lokalen und regionalen Populationsdynamik (Poethke et al.,
1996a) fiir den praktischen Einsatz in Populationsgefihrdunganalysen sehr in-
teressant.

Fiir detaillierte Gefihrdungsabschétzungen wurde ein generelles Simulationsmo-
dell entwickelt (SISP, Heidenreich, 2000), welches die Berechnung von Extinkti-
onswahrscheinlichkeiten fiir Insektenpopulationen mit diskreten, nichtiiberlap-
penden Generationen erlaubt. Es basiert auf einer Kombination der Formulie-
rung des logistischen Wachstums mit dem Migrationsmodell, das dem Inzidenz-
modell von Hanski (1994a,b) zugrunde liegt, und wurde individuenbasiert um-
gesetzt, um auch demographische Stochastizitdt abzubilden. Das SISP-Modell
wurde bereits mit einigen ausgewahlten Praxistests fiir planungsrelevante Fra-
gestellungen eingesetzt (siehe Poethke et al., 1996a). Zu unterschiedlichen Arten
wurden auch detaillierte Simulationsstudien angefertigt (Poethke et al., 1994;
Griebeler et al., 1995; Pauler-Fiirste et al., 1996; Bahl et al., 1996; Bender et al.,
1996; Mértens et al., 1996; Samietz et al., 1996). Mit klassischen Patch-Matrix-
Modellen wurde die Gefdhrdung von Tagfalter- und Heuschreckenpopulationen
in rdumlich stark strukturierten Landschaften abgeschitzt (Poethke et al., 1994,
1996a, 1997; Heidenreich & Amler, 1998, 1999; Amler et al., 1999a; Poethke
et al., 1999).

Individuenbasierte Modelle (Caswell & John, 1992; Judson, 1994; Fomnicki,
1999) gehoren in den meisten Fillen zum Typus der raumlich expliziten Mo-
delle (spatially explicit models), die die komplexen Beziehungen zwischen Land-
schaftskonfiguration und Populationsdynamik behandeln (Pulliam & Dunning
Jr., 1995). Die Populationsparameter werden berechnet, indem das Schicksal
aller Individuen iiber die Zeit verfolgt wird und Schétzer der Populationsgro-
fe oder Extinktionswahrscheinlichkeit abgeleitet werden.? Riumlich explizite
Modelle kénnen besonders sinnvoll eingesetzt werden, wenn sie auf addquaten
rdumlichen und zeitlichen Skalen basieren, auf denen auch die Entscheidungen
zu treffen sind (Turner et al., 1995).

Sether & Engen (1998) stellen fest, dass Modelle zur Gefihrdungsanalyse vor
allem kleiner Populationen auf sehr vereinfachenden Annahmen beruhen und ih-
re Parameter nur schwer empirische Entsprechungen finden. Sie schlagen daher
zwei Ansétze vor, die zu besseren Prognosen von Populationsentwicklungen fiih-

*Raumlich explizite Modelle kénnen aber auch populationsbasiert sein. Jede Zelle be-
herbergt eine Population mit spezifischen Reproduktions-, Mortalitdts- und Migrationsraten
(Dunning et al., 1995).



1 Einleitung

ren sollen. Der erste besteht darin, die notwendigen Parameter mit aufwéndigen
statistischen Verfahren aus Zeitreihen zu bestimmen. Der zweite zielt darauf ab,
Parameterschitzer aus individuellen Daten abzuleiten. Saether & Engen (1998)
bezeichnen die Verbindung dieser beiden Ansitze als eine der wichtigsten He-
rausforderungen der Populationstkologie. Komplexe Simulationsmodelle kénnen
zudem nur auf ausgewéhlte, gut untersuchte Arten angewandt werden. Fiir die
meisten gefihrdeten und weniger gut untersuchten Spezies werden einfachere
Ansétze benotigt (Hanski et al., 1996¢). Dies trifft um so mehr zu, da gegenwér-
tige Methoden der Extinktionsrisiko-Bewertung in Situationen mit wenig Daten
kaum anwendbar sind (Matsuda et al., 2000). Da dies im Artenschutz fast im-
mer der Fall ist, miissen daher Methoden entwickelt und untersucht werden, die
das Extinktionsrisiko einer bedrohten Art oder Population von wenigen Daten
abschétzen konnen.

Ludwig (1999), Brook et al. (2000) und Coulson et al. (2001) weisen besonders
darauf hin, dass schlechte Datengrundlagen die Modellierung erheblich erschwe-
ren, wenn nicht gar unméglich machen. Gefdhrdungsanalysen sind auf geniigend
und verléssliche Daten angewiesen. Burgman & Possingham (2000) empfehlen
angesichts dieser Tatsache Faustregeln, die unter bestimmten Szenarien giiltig
sind. Im Rahmen des Forschungsverbundes Isolation, Flichenbedarf und Bio-
topqualitat (FIFB; siehe FIFB, 1993; Henle et al., 1995; Miihlenberg et al.,
1996) wurden solche Vereinfachungen entwickelt (Amler et al., 1996, 1999a).
Sie sind jedoch bei zu hoher Komplexitdt der rdumlichen Populationsstruktur
ungeeignet, da die Faustregel-Systeme dann keine Beurteilung mehr erlauben
(Heidenreich & Amler, 1998, 1999).

Die bereits erwihnten numerisch-analytischen Verfahren zur Inzidenzabschét-
zung (Hanski, 1994b; Hanski et al., 1994, 1995a; Appelt & Poethke, 1997; Set-
tele, 1998) sind zwischen den extrem einfachen Faustregeln und den Simulati-
onsmodellen einzuordnen. Sie erlauben die Abschitzung der Gefihrdung von
strukturierten Populationen, und obwohl sie die rdumliche Struktur involvie-
ren, sind sie sehr unkompliziert (Vandermeer & Carvajal, 2001). Thr grofter
Vorteil ist, dass sie mit einem Minimum an Daten auskommen (vgl. auch Ab-
bildung 1.1).

Allerdings basieren die Inzidenzverfahren auf einer ganzen Reihe von Verein-
fachungen, von denen oben bereits einige genannt wurden. Die Annahme der
Stationaritdt ist wohl die kritischste (Verboom, 1996; Gosselin, 1999; Moilanen,
1999, 2000). Die Ergebnisse miissen mit Vorsicht interpretiert werden, da die
Gleichgewichtsannahme verletzt sein kann (Thomas, 1994). Da die Gleichge-
wichtsbedingung im Freiland nur in den seltensten Fillen erfiillt ist, ist dieser
Modelltyp nur in eingeschrinkten Fillen fiir die Gefihrdungsabschitzung ge-
eignet.
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A

Biologe
(1, 2, 3, ... Jahre)

Biologe
(1, 2, 3, ... Jahre)

o © ‘ '
) . |
@
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Patch-Matrix- Rasterbasiertes
Inzidenzmodell Inzidenzmodell

Abbildung 1.1: lllustration des Patch-Matrix- und des rasterbasierten Inzidenzmodells:
Fiir das Inzidenzverfahren werden an Daten lediglich die An- bzw. Abwesenheitsdaten einer
Art (z. B. einer Heuschrecke) benétigt, die in Feldversuchen iiber eine gewisse Anzahl von
Jahren erhoben werden (oben, hier dargestellt durch ,Biologen®). Im Patch-Matrix-Modell
werden die zuvor abgegrenzten Habitate als Kreise mit einem bestimmten Mittelpunkt
und Durchmesser dargestellt (unten links). In das rasterbasierte Modell gehen die Habitate
zellenweise ein (unten rechts). Ein Habitat wird daher gegebenenfalls durch mehrere Zellen
abgebildet.
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1.2 Zielsetzung dieser Arbeit

Die Arbeiten in Settele et al. (1996b) und Amler et al. (1999b) zeigen, dass es
kein Universalwerkzeug fiir den Artenschutz gibt. Welches Modell im Einzel-
fall sinnvoll einsetzbar ist, richtet sich im Wesentlichen nach der vorliegenden
Datenbasis, der rdumlichen Skala der Fragestellung (Habitat, Region etc.) und
nicht zuletzt nach dem im Rahmen einer Studie vertretbaren finanziellen Auf-
wand. Wahrend die theoretischen Grundlagen zur Gefihrdungsabschitzung in
stark strukturierten Landschaften bereits sehr gut erarbeitet sind und wir hier
auf einen recht umfangreichen Schatz an Modelltypen fiir verschiedene Einsatz-
bereiche zuriickgreifen konnen (Poethke & Wissel, 1994; Poethke et al., 1994,
1996b), ist die Datenbasis vor allem zum Dispersionsverhalten und zur Mo-
bilitdt von Tierarten eher diirftig (vgl. Settele et al., 1996a; Kohler, 1998b).
Aufgrund des geringen Datenbedarfs der Inzidenzmodelle ist deshalb trotz der
vielen vereinfachenden und problematischen Annahmen eine weitere Analyse
ihrer Tauglichkeit fiir die praktische Anwendbarkeit von grofiem Interesse.

Das Inzidenzverfahren erlaubt die Abschatzung artspezifischer Prozessparame-
ter einer vorliegenden Metapopulation. Neben der rdumlichen Habitatanord-
nung sind fiir die Parametrisierung nur noch Préisenz-Absenz-Daten der jeweili-
gen Art in den Untersuchungsflichen notwendig, die vergleichsweise einfach zu
erheben sind. Prinzipiell reicht bereits das Vorkommensmuster lediglich einer
einzigen Generation aus. Mit den abgeschitzten Metapopulationsparametern
ist es dann moglich, die Populationsdynamiken zu simulieren. Durch die Extra-
polation dieser artspezifischen Parameter in verschiedene Habitatlandschaften
kénnen wertvolle Aussagen dariiber getroffen werden, in welchen Landschafts-
strukturen die Spezies bessere Uberlebenschancen hat. In verschiedenen Szenari-
en kénnen sogar unterschiedliche Managementmafinahmen bewertet werden, was
die quantifizierbare Empfehlung konkreter Eingriffe in die Landschaftsstruktur
erlaubt.

Es stellt sich jedoch die Frage, wie exakt und wie prézise diese Metapopulations-
parameter iiberhaupt bestimmt werden kénnen. Vergleiche der Modellergebnisse
mit empirisch gewonnenen Daten existieren zwar in der Literatur (bspw. Hanski,
1994b; Hanski et al., 1995a,b, 1996¢; Wahlberg et al., 1996; Appelt & Poethke,
1997; Moilanen et al., 1998; ter Braak et al., 1998; Lindenmayer et al., 1999;
Lawes et al., 2000), sind aber sehr aufwindig und von geringer Aussagekraft, da
die eher abstrakten Prozessparameter nur schwer biologisch interpretiert wer-
den konnen und in den Fallstudien nur fiir die spezielle Art in der spezifischen
Landschaftssituation gelten. Dariiber hinaus scheidet ein Vergleich mit empiri-
schen Daten allein aus praktischen Griinden (z. B. Lange, Anzahl und Aufwand
notwendiger Zeitreihen) aus.

Es gibt aber auch die Moglichkeit, reale Metapopulationsdynamiken durch
ein Modell zu simulieren. Der einfachste Ansatz besteht darin, die Modell-
gleichungen des Inzidenzmodells selbst zu verwenden. Lange (1998), Moilanen
(1999) und Gosselin (1999) haben dies etwa mit einer Reihe vorgegebener Werte
fiir die Prozessparameter getan. Moilanen (2001) hat in einem analogen Ansatz
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ein logistisches Regressionsmodell mit einem vordefinierten Parametersatz ver-
wendet.

In Hanski (1999b, Abschnitt 5.6) findet sich der Ansatz, als Abbild der Realitét
ein siebenparametriges Metapopulationsmodell mit lokaler Populationsdynamik
zu verwenden. Mit den daraus gewonnenen Daten vergleicht er die Prognosen des
Inzidenzmodells mit denen eines state-transition-models (siehe Hanski, 1999b,
Abschnitt 5.4).

Hokit et al. (2001) untersuchen fiir eine rdumlich strukturierte Population des
Florida scrub lizard (Sceloporus woodi) das Inzidenzmodell und ein auf Akga-
kaya (1994) basierendes stage-based matriz model. Dies ist nach Angabe der
Autoren der erste detaillierte Vergleich zweier héufig gebrauchter Metapopula-
tionsmodelle, indem sie die gewonnenen Parameter auch variieren und in kiinst-
liche Landschaften extrapolieren. Allerdings bestehen diese aus gleich grofen
und gleich weit voneinander entfernten Habitaten, was einer rdumlich implizi-
ten Modellvorstellung (siehe Hanski & Simberloff, 1997) im Sinne von Levins
(1969) entspricht.

Diese Ansitze zur Bewertung der Prognosequalitit von Inzidenzmodellen setzen
durchweg vorgegebene Parameter voraus oder basieren lediglich auf einmal er-
mittelten Schitzwerten fiir eine Art. Sie machen im Grunde den zweiten Schritt
(Prognose, Extrapolation) vor dem ersten (Abschéitzung/Gewinnung der Pro-
zessparameter) des Inzidenzverfahrens.

r - ' —»j( Snapshotdaten
»
> \| Inzidenzmodelle -
. Parametersehatzerj
" -
- Direkte Bestimmung durch (" Wahre* ]
° - Maximum-Likelihood- \_Parameterwerte
~ Schitzungen und nichtlineare Fits

IBM truth simuliert eine generische
Heuschreckenart und erzeugt kiinstliche Daten

Abbildung 1.2: Prinzip des Meta-Simulationsmodells: Mit dem ,Wahrheitsmodell” truth
werden An- und Abwesenheitsdaten verschiedener Heuschreckenarten in unterschiedlichen
Landschaftskonfigurationen generiert (links, ,IBM" steht fiir individuenbasiertes Modell).
Fiir die Inzidenzmodelle werden von einem simulierten ,perfekten” Biologen einige Snap-
shotdaten unterschiedlichen Umfangs erhoben. Als Ergebnis liefern die Inzidenzverfahren
Schitzer der Metapopulationsparameter (oben). Diese sollen mit den ,wahren Parameter-
werten verglichen werden, die direkt aus An- und Abwesenheitsdaten des gesamten Simu-
lationszeitraums extrahiert werden (unten).
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Tabelle 1.1: Ubersicht iiber die verschiedenen Modellarchitekturen mit dem riumlichen
und zeitlichen Aufldsungsvermdgen. Wahrend das individuenbasierte Modell (IBM) einzelne
Individuen betrachtet, aggregieren die beiden anderen, inzidenzbasierten Ansitze mehrere
Organismen in einer lokalen Population zu einer einzigen Zustandsvariablen. Die Quadran-
tenldnge des Rastermodells betrigt in der Originalarbeit von Settele (1998) 500 Meter bzw.
5000 Meter und in dieser Arbeit 100 Meter.

Modell Raum Zeit
IBM Individuen 1 m 1 Tag
Patch-Matrix Inzidenzen Patches 1 Generation

Rasterdaten  Inzidenzen Raster (100 m) 1 Generation

Das Ziel der vorliegenden Arbeit besteht darin, die Tauglichkeit des Inzidenz-
modells beziiglich der Schitzbarkeit der Prozessparameter beim Einsatz in der
Populationsgefahrdungsanalyse zu untersuchen. Als Grundlage werden ebenfalls
generierte Daten verwendet. Sie entstammen allerdings einem rdumlich explizi-
ten, individuenbasierten Simulationsmodell namens truth (siehe Abbildung 1.2)
und &dhneln allen ,relevanten Eigenschaften realer Ergebnisse aus Freilandver-
suchen. Die truth simuliert dichteabhéngige Populationsdynamiken mit demo-
graphischer Stochastizitit sowie rdumlich unkorrelierten Umweltfluktuationen.
Ein simulierter ,perfekter Biologe (vgl. auch Grimm et al., 1999) extrahiert aus
den Simulationsldufen sdmtliche beno6tigten Daten.

Individuenbasierte Modelle erlauben bei geringem mathematischem Aufwand ei-
ne detailgetreue Modellierung, die sich durch eine hohe biologische Transparenz
auszeichnet. Zur moglichst genauen Simulation der Realitét verfiigt das indivi-
duenbasierte Modell zudem iiber eine hohe rdumliche und zeitliche Auflésung.
Im Gegensatz zum Inzidenzmodell ist die Laufzeit jedoch wesentlich grofer, da
die Individuen nicht aggregiert, sondern stets einzeln betrachtet werden. Dies
hat jedoch den Vorteil, dass die simulierten Individuen genau ,beobachtbar®
sind.

Die Eigenschaften komplexer, realistischer Modelle kénnen nur durch Compu-
tersimulationen analysiert werden. Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wird
ein Verfahren entwickelt, das aus den Aufzeichnungen eines individuenbasier-
ten Modells die Ermittlung der metapopulationsdynamischen Inzidenzparame-
ter ermoglicht. Im Sinne einer Modellaggregation (siehe Iwasa et al., 2000) wird
das Metapopulationsverhalten eines komplexen Modells durch die geschéitzten
Parameter eines einfacheren Surrogatmodells beschrieben. Das realistischere in-
dividuenbasierte Modell erzeugt Zeitreihen, an die das Inzidenzmodell als ka-
nonisches Modell gefittet wird. Dadurch ist die Bestimmung der ,effektiven®
Parameter des Inzidenzmodells moéglich, was dem Ansatz der operational aggre-
gation (Holt et al., 1995) entspricht. Es existieren bereits Ansétze, die die Ab-
leitung von Populationsdynamiken eines individuenbasierten Modells (Wilson,
1998; Fahse, 1998; Fahse et al., 1998) erlauben. Nach Kenntnis des Verfassers
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ist es das erste Mal, dass inzidenzbasierte Metapopulationsparameter aus ei-
nem individuenbasierten Modell extrahiert werden. Es stellt somit eine Briicke
zwischen den unterschiedlichen Modellarchitekturen dar (vgl. auch Tabelle 1.1).

Wird bei der Geldndearbeit ein groferer Bereich erfasst, stellt sich eine zuver-
ldssige Habitatabgrenzung als schwierig und aufwéndig heraus. Dies gilt be-
sonders fiir kontinuierliche Flichen. Die Erhebung grofer Datensétze kann nur
durch stichprobenartige Vorgehensweisen und unter grober Einschitzung der
Habitateignung erfolgen. Um prinzipiell eine grofe Zahl von Arten mit einem
einheitlichen Schema erfassen und bearbeiten zu konnen, bieten sich Rasterda-
ten an. Zudem sind einfache Verbreitungsangaben oft als Rasterdaten verfiigbar
(Cowley et al., 2000) oder leicht in solche iiberfiihrbar (Geographische Infor-
mationssysteme). Settele (1998) hat daher einen Ansatz vorgeschlagen, der das
Inzidenzverfahren von der Patch-Matrix-Struktur auf eine Rasterdatenbasis im
Landschaftsmafstab iibertrigt. Im Rahmen dieser Arbeit wird dieser Modell-
ansatz ebenso untersucht wie das klassische Patch-Matrix-Modell (vgl. Abbil-
dung 1.1).

1.3 Aufbau dieser Arbeit

Im néchsten Kapitel werden sdmtliche Methoden und Modelle sowie die Grund-
ziige ihrer Implementierung vorgestellt. Dazu zdhlen das Patch-Matrix- und das
rasterbasierte Inzidenzmodell (Abschnitte 2.2 und 2.3) sowie das verwendete
individuenbasierte Modell truth (2.6). In Abschnitt 2.1 wird zunéchst die In-
zidenzgleichung hergeleitet, die auf einem Markov-Ketten-Modell beruht. Sie
ist die Grundlage der Inzidenzmodelle und fiir deren Versténdnis wesentlich.
Der Landschaftsgenerator lage (2.5) erlaubt die Erzeugung unterschiedlicher
Habitatkonfigurationen, in denen mit dem individuenbasierten Modell die Dy-
namiken der untersuchten Arten simuliert werden. Das zweite Kapitel behandelt
aukerdem die Szenarien (2.9) und die Schéitzverfahren der Inzidenzmodelle (2.4).
Ein besonderer Schwerpunkt wird auf die Metapopulationsanalyse des individu-
enbasierten Modells und die Ableitung der artspezifischen Inzidenzparameter
gelegt (2.7). Zusétzlich wird noch auf die zentralen Zwischenschritte eingegan-
gen (2.8), die von den Programmen patch-module und grid-module ausgefiihrt
werden.

Im dritten Kapitel werden die Ergebnisse vorgestellt. Dazu z&hlt zunéchst der
Nachweis, dass sich das individuenbasierte Modell makroskopisch wie eine Me-
tapopulation verhdlt (Abschnitt 3.1). Sodann werden die aus der truth ex-
trahierten, ,wahren“ Parameter (Abschnitt 3.2) mit den Schétzwerten aus den
beiden Inzidenzmodellen verglichen (Abschnitt 3.3). Dazu werden die relativen
Fehler sowie die Variationskoeffizienten der Parameterschitzer verwendet. In
weiteren Schritten wird zunéchst die Auswirkung einer umfangreicheren Daten-
basis in Form von langjihrigeren Snapshotdatensdtzen untersucht. Auflerdem
wird durch Vorgabe eines zu ermittelnden Wertes der Parametersuchraum der
Inzidenzmodelle eingeschrénkt (Abschnitt 3.4).
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In Kapitel 4 erfolgt eine Diskussion der Ergebnisse dieser Arbeit sowie ihre Ein-
ordnung in aktuelle Studien. Das Metapopulationsverhalten (Abschnitt 4.1.1)
der untersuchten Arten sowie die ,wahren® Werte ihrer Prozessparameter (Ab-
schnitt 4.1.2) werden mit empirischen Daten verglichen und in den theoretischen
Fundus des Metapopulationskonzepts eingeordnet. Abschnitt 4.2 setzt sich da-
mit auseinander, warum es zu den Abweichungen der Parameterschitzer von den
wahren Werten kommt und welche Auswirkungen die Ungenauigkeiten sowie die
Streuungen der Schitzer haben. Abschlieffend werden der Einsatz von Modellen
in der Populationsgefihrdungsanalyse, der Ansatz der Modellaggregation und
die Annahmen der Inzidenzmodelle diskutiert (Abschnitt 4.3).

Kapitel 5 fasst die wesentlichen Ergebnisse und zentralen Erkenntnisse dieser
Arbeit in Schlussfolgerungen zusammen. Im letzten Kapitel werden eine Rei-
he konkreter Empfehlungen fiir weitere Untersuchungen sowie ein Ausblick auf
sinnvolle Modellerweiterungen und -modifikationen gegeben (Kapitel 6).

10



2 Methoden, Modelle und
Implementierungen

Alle Programme wurden unter GNU/Linux in C++ implementiert. Sie umfas-
sen insgesamt etwa 12000 Zeilen Quellcode. Eine ausfiihrliche Présentation der
Programme wiirde den Umfang dieser Arbeit bei weitem {ibersteigen. Wir miis-
sen uns daher darauf beschrinken, in den folgenden Abschnitten die Ideen und
Konzepte zu vermitteln. Aus diesem Grunde werden wir uns vor allem darauf
konzentrieren, die zugrunde liegenden Modelle vorzustellen.

Der gesamte Quellcode sowie ausfithrbare Programme finden sich auf der bei-
liegenden CD im Anhang (vgl. Inhaltsverzeichnis im Anhang F). An Bibliothe-
ken werden vor allem Biome und GSL (siehe Verwendete Software ab Seite 105)
benutzt. Auf Verwendung der letzteren wird an der jeweiligen Stelle explizit
hingewiesen.

Alle Eingabeparameter sowie ihre Bedeutung sind im Anhang E dokumentiert.
Gleiches gilt fiir sdmtliche Modellvariablen, die wir im Folgenden verwenden
werden. Bei der Notation, was vor allem die beiden Inzidenzverfahren betrifft,
halten wir uns weitgehend an den grundlegenden Artikel von Hanski (1994b).
Allerdings iibernehmen wir einige Modellerweiterungen der aktuellen Literatur.
Beim Rasterdatenmodell werden einige andere Notationen als in Settele (1998)
gewdhlt, die im Zusammenhang entweder sinnvoller sind oder Kollisionen ver-
meiden.

2.1 Die Grundlage: ein Markov-Modell

Die Wahrscheinlichkeit fiir das Vorkommen einer Art an einem gegebenen Ort
wird im tierdkologischen Zusammenhang als Inzidenz bezeichnet. Inzidenzfunk-
tionen geben die Wahrscheinlichkeit des Vorkommens einer Art in Abhéngigkeit
von einer oder mehreren Observablen an. Sie gehen nach Taylor (1991) und
Gyllenberg & Silvestrov (1994) zuriick auf Diamond (1975) und Gilpin & Dia-
mond (1981) und haben ihre Wurzeln in der Inselbiogeographie (MacArthur &
Wilson, 1967). Unter Inzidenzmodellen (incidence function models) verstehen

11
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wir heute den von Hanski (1994a) entwickelten Modelltyp!+2, der zur Klasse der
stochastic patch occupancy models (siehe z. B. Hanski & Gilpin, 1991; Hanski &
Simberloff, 1997; Moilanen, 2001) gehort und die stochastische Extinktion sowie
Kolonisation als die grundlegenden Prozesse ansieht, die die Inzidenz einer Art
bestimmen.

2.1.1 Annahmen und Modellbeschreibung

Wir betrachten eine Metapopulation bzw. eine ,metapopulationsartige”
raumlich strukturierte Population (zur genauen Begriffsdefinition siehe Ab-
schnitt 2.7). Im Moment wollen wir uns damit begniigen, dass die einzelnen
Sub- oder Teilpopulationen in maximal H € IN méglichen Habitaten leben kon-
nen. Lokale Populationen sterben gelegentlich aus (Eztinktion) oder werden neu
gebildet (Rekolonisation). Die Wiederbesiedlung geschieht durch dispergieren-
de Individuen, die fiir einen seltenen, aber dennoch regelméfigen Austausch
zwischen den Teilpopulationen sorgen und in der Lage sind, sich in geeigne-
ten Habitaten zu etablieren. Wir verwenden bewusst die allgemeine Bezeich-
nung ,Habitate*, da wir damit sowohl den Fall von ,Habitatflecken* (Patches)
in Patch-Matrix-Modellen als auch von ,Habitatzellen in rasterbasierten Mo-
dellen abdecken.

Wir nehmen weiter an, dass die lokalen Populationsdynamiken in den einzelnen
Habitaten (z. B. die Anderungen in der Populationsgrofe) wesentlich schneller
ablaufen als die Prozesse der Metapopulationsdynamik (z. B. Kolonisationen
leerer Habitate), was uns erlaubt, die lokale Populationsdynamik nicht weiter
zu betrachten (siehe z. B. Hanski, 1991).

Jedes Habitat ¢ kann zum Zeitpunkt ¢ € Z, einen von zwei Zusténden
0;(t) € {0,1} annehmen. Fiir 0;(t) = 1 ist das Habitat zur Zeit ¢t besetzt; fiir
0;(t) = 0 ist die dortige Subpopulation ausgestorben. Die Anderungen in der Be-
setztheit eines Habitates mogen in zeitdiskreten Intervallen ablaufen (die Gene-
rationsfolge einer Art). Die Wahrscheinlichkeit, dass ein zum Zeitpunkt ¢ leeres
Habitat 7 im néchsten Zeitschritt ¢ + 1 wiederbesiedelt wird, sei mit C; €]0,1]
gegeben. Mit E; €10, 1] bezeichnen wir die Wahrscheinlichkeit, dass die Subpo-
pulation zum néchsten Zeitschritt ausstirbt. Dabei gehen wir von so genannten
ygedichtnislosen Prozessen aus. Folglich hingt der Zustand eines Habitates
zum néchsten Zeitpunkt nur von seiner aktuellen Besetztheit (und damit nicht
von vorherigen Zustédnden) ab.

Wir werden im Folgenden zeigen, dass die Inzidenz eines Habitates unter diesen
Bedingungen fiir ¢ — oo gegen eine stationdre Wahrscheinlichkeit konvergiert
(Gosselin, 1999).

In der Realitit (und auch in der Modellvorstellung des Inzidenzmodells) ist

'Fiir den Fall einfacher Insel-Festland-Metapopulationen (mainland-island metapopulati-
ons) hat Hanski (1992) ein spezielles Inzidenzmodell entwickelt, das er in Hanski (1994b) fiir
Metapopulationen ohne Festland verallgemeinerte.

*Zum Begriff des Modelltyps siche z. B. Poethke (1994) und Poethke & Wissel (1994).
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C; jedoch nicht konstant, sondern variiert in der Zeit in Abhéngigkeit von den
Besetzungszustinden aller anderen Habitate. In diesem Fall ist der einzige wirk-
lich stabile und absorbierende Zustand die Ausléschung der gesamten Metapo-
pulation (Gosselin, 1999). Die Metapopulation gilt als ausgestorben, wenn alle
Subpopulationen ausgestorben sind.

Wenn die Anzahl der Habitate aber nicht zu gering ist und geniigend Habitate
besetzt sind, kann der Zeitraum bis zur endgiiltigen Ausléschung sehr lang sein.
Abhéngig davon, ob die Extinktion der Metapopulation noch nicht eingetre-
ten ist, strebt das Besetzungsmuster gegen quasi-stationire Verteilungen (sie-
he Gosselin, 1999). Dieser Zustand wird haufig als ,Extinktions-Kolonisations-
Gleichgewicht* oder als ,stochastisch stabiler Zustand“ bezeichnet (Hanski,
1994b). Es wird angenommen, dass er eine gute Approximation der asymptoti-
schen Inzidenz ist (Gosselin, 1999).

In Anhang B (ab Seite 126) geben wir die Herleitung der Inzidenzgleichung an.
Die Wahrscheinlichkeit, dass ein Habitat ¢ besiedelt ist, betrdgt unter der An-
nahme zeitlich konstanter Kolonisations- und Extinktionswahrscheinlichkeiten
C; und FE;

G+ E

Ji (2.1)

An dieser Stelle sei angemerkt, dass wir in den Abschnitten 2.2 und 2.3 an-
nehmen, dass die Kolonisationswahrscheinlichkeit C; eines Habitates von den
Zustéinden der benachbarten Habitate abhingt. Aufgrund der Ausléschungs-
und Wiederbesiedlungsprozesse variiert die Besetzung der Nachbarhabitate (und
damit natiirlich auch Cj) in der Zeit, was den Annahmen des Markov-Modells
widerspricht. Die Variation ist nach Hanski (1994b) und ter Braak et al. (1998)
jedoch so gering, dass sie zu unseren Zwecken vernachlissigt werden kann (Gos-
selin, 1999).

2.1.2 Beriicksichtigung des Rescue-Effekts

Fiir den Fall hoher Extinktions- und Kolonisationswahrscheinlichkeiten konnte
man von Gleichung (2.1) andere Ergebnisse erwarten. Sind etwa C; = E; = 1,
so ist J; = 0.5, obwohl man bei einer so hohen Wiederbesiedlungswahrschein-
lichkeit davon ausgehen konnte, dass das Habitat besetzt ist. Hanski (1994b)
hat daher den ,Rescue-Effekt eingefiihrt, indem er eine realisierte Extinktions-
wahrscheinlichkeit E! = E; (1 — C;) beriicksichtigt. Damit erhalten wir

Ci _ Ci . (2.2)

Ji:CZ'-I-EZ{ Ci-l-Ei(l—Ci)

Dieses Modell entspricht der Vorstellung, dass pro Zeitschritt nicht nur eine Ko-
lonisation bzw. Extinktion geschehen kann, sondern dass im gleichen Zeitschritt
eine Wiederbesiedlung eines gerade ausgestorbenen Habitates stattfinden kann.

13
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Wir nehmen also grundsatzlich an, dass sich zuerst Extinktionen und dann Ko-
lonisationen ereignen.

Der Rescue-Effekt kann auch folgendermafen interpretiert werden (Hanski,
1997): Jede Subpopulation kann zu Beginn eines Zeitschrittes Immigranten in
andere Habitate entsenden. Diese kdnnen zum einen neue Subpopulationen in
leeren Habitaten etablieren (Kolonisation). Oder aber sie lassen sich in bereits
besetzten Habitaten nieder und vergréfern die dortige Populationsgrofe, was
zu einer reduzierten Extinktionswahrscheinlichkeit fiihrt. Diese Interpretation
deckt sich eher mit der Bedeutung des Rescue-Effektes (Brown & Kodric-Brown,
1977). Der Rescue-Effekt ist vor allem dann wichtig, wenn viele kleine Habitate
hiufig in der Nahe von groferen liegen (Hanski, 1994b; Biedermann, 1997).

Da wir C; = 0 und F; = 0 bereits ausgeschlossen haben, miissen wir die Son-
derfille C; = E; = 0 (Das Habitat verbleibt in seinem Anfangszustand.), C; = 0
(Das Habitat konvergiert gegen den unbesetzten Zustand.) und C; =0, E; =1
(Das Habitat ist immer unbesetzt.) nicht zu beriicksichtigen. Wir wollen aber
noch den Fall C; = 1 betrachten: Dann ist das Habitat immer besetzt.

2.2 Patch-Matrix-Inzidenzmodell

Wir betrachten eine Metapopulation, deren Subpopulationen in N € IN ab-
grenzbaren Habitaten (Patches) leben. Die Umgebung (Matrix) ist fiir die Art
nicht bewohnbar. Das in diesem Abschnitt vorgestellte Inzidenzmodell beruht
auf dem Patch-Matrix-Modell von Hanski (1994b). Patches sind diskret, klar ab-
gegrenzt und nehmen nur einen kleinen Teil der Gesamtfliche ein. Daraus folgt
die Annahme, dass ihre genaue Form ignoriert werden kann (Hanski, 1997). Es
handelt sich um ein rdumlich-realistisches Modell, in das die Flachengrofe und
die rdumliche Anordnung der Habitate sowie das (Nicht-)Vorkommen der Art
in den einzelnen Habitaten eingehen.

Das Modell erlaubt eine auf einem Minimum von Parametern basierende Anpas-
sung der prognostizierten Inzidenzen an die beobachtete Besetzungshiufigkeit
der Habitate einer Art. Dieser Ansatz ermdglicht die Ermittlung von artspezifi-
schen Prozessparametern einer Metapopulation aus den beobachteten Vorkom-
men bzw. Nichtvorkommen.

Grundlage des Modells ist eine lineare Markov-Kette erster Ordnung (siehe Ab-
schnitt 2.1). Unter Beriicksichtigung des Rescue-Effektes verwenden wir die Inzi-
denzgleichung (2.2). Sie gibt die Besetzungswahrscheinlichkeit eines Habitates 4
in Abhéngigkeit von der Wiederbesiedlungswahrscheinlichkeit C; und der Aus-
sterbewahrscheinlichkeit F; an, die nun zu bestimmen sind.

Gegeben seien N € IN Patches mit den Flichengrofen A; € R4, die idealisiert
als Kreise mit den Mittelpunkten (z;,1;) € IN? dargestellt werden (i = 1,..., N).
Die Fléchen seien in [ha| und die Koordinaten in [m]| gegeben. Ferner verfiigen
wir iiber sog. Snapshotdatensitze, die fiir jeden Patch ¢ einen im gegebenen Be-
obachtungszeitraum festgestellten Besetzungsgrad p; € [0, 1] beschreiben. Lie-
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2.2 Patch-Matrix-Inzidenzmodell (hanski )

gen die Snapshotdaten nur eines Jahres vor, so geben sie Auskunft iiber die
Anwesenheit (p; = 1) bzw. Abwesenheit (p; = 0) der Art im entsprechenden
Jahr. Stehen die Beobachtungsdaten mehrerer Jahre zur Verfiigung, ist p; die
relative Haufigkeit, mit der die Spezies das Patch besiedelt.

Unter der Annahme, dass alle Patches die gleiche Habitatqualitdt haben, er-
gibt sich fiir alle Flachen die gleiche Populationsdichte im Gleichgewicht. Die
Extinktionswahrscheinlichkeit F; ist abhéngig von der Populationsgrofe, die
proportional zur Flachengrofe A; angesehen wird. Damit ergibt sich:

Ei:min{%, 1} . (2.3)

)

Die Extinktionskonstante ey € [0, 1] gibt die Aussterbewahrscheinlichkeit pro
Jahr bzw. Generation, bezogen auf die Flichengrofe, an und trigt die Einheit
[ha~*].3 Die Konstante € R beschreibt die Abhingigkeit des Extinktionsri-

1
sikos von der Patchfliche. Wir folgern aus obiger Gleichung, dass Ay = ej die
kritische Patchgrofe ist, fiir die die Extinktionswahrscheinlichkeit der lokalen
Population gleich eins ist.

Die Kolonisationswahrscheinlichkeit C} ist abhéingig von der Zahl der Immigran-
ten M; in ein Patch 7. Wir nehmen eine sigmoide Wachstumsfunktion an und
erhalten

M}

Ci = m . (2.4)
Der Kolonisationsparameter y € R4 bestimmt, wie schnell sich eine Populati-
on im Patch ¢ mit zunehmendem M; etabliert. Wir beriicksichtigen damit auch
den Allee-Effekt (Allee, 1931). Er tragt dem Umstand Rechnung, dass bei ei-
ner kleinen Anzahl von Immigranten die Kooperationseffekte im Verhéltnis zur
Dichteregulierung noch nicht optimal genutzt werden. Alternativ gibt Hanski
(1997) einen exponentiellen Zusammenhang an.

Die mittlere Anzahl an Immigranten in ein Patch i hingt wie folgt von der
Konnektivitat S; des Patches ab:

M; = BS; . (2.5)

B € Ry in [ha '] ist eine Migrationskonstante und beriicksichtigt die Indi-
viduendichte im Patch 4, die Emigrationsrate (Anteil der Individuen, die ihr
Heimatpatch verlassen) sowie den Anteil der in Patch 4 eintreffenden Emigran-
ten. Die Konnektivitit wird auch als Erreichbarkeit oder Isolation bezeichnet,
wobei im letzteren Fall der reziproke Wert heranzuziehen ist. Ein Maf fiir die
Konnektivitat ist

Si=3 pjAbe—dij (2.6)
Jj#i
3siehe Abschnitt 4.2.3
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2 Methoden, Modelle und Implementierungen

Abbildung 2.1: Struktur des Patch-Matrix-Modells: Die Patches werden durch ihre Mit-
telpunkte (z;,y;), ihre Fliche A; und ihren Besetzungsgrad p; (i = 1,..., N) beschrieben.
Wihrend in die Extinktionswahrscheinlichkeit nur die FlichengroBe eingeht, werden die
Konnektivitdt und damit die Kolonisationswahrscheinlichkeit eines Patches i von der Ent-
fernung d;; zu allen anderen Patches j, deren FlachengroBe A; und Besetzungsgrad p;
bestimmt (j = 1,..., N, j # i). Die Entfernung d;; berechnet sich als euklidische Distanz
zwischen den Patchmittelpunkten.

Es ist damit abhéingig von den beobachteten Besetzungsgraden in allen ande-
ren Patches j, der Uberlebensrate der Migranten o € R [km™!| withrend der
Ausbreitung — hiufig auch als Inverse der mittleren Wanderdistanz betrachtet —
und der Entfernung d;; € Ry in [km| zwischen den Patches ¢ und j (vgl. Ab-
bildung 2.1). Als Entfernungsmaf wird die euklidische Distanz zwischen den
Mittelpunkten (z;,y;) und (z;,y;) zweier Patches herangezogen:

T — x)? i — Yj)?
dij:\/( Jfooz(y L (2.7)

Der Exponent b €]0,1] beschreibt die Abhéngigkeit der Populationsgrofe von
der Patchgrofe. In Hanski (1994a,b) wird vereinfachend b = 1 gesetst, aber
im Allgemeinen gilt b < 1 (Hanski et al., 1996¢), da in grofen Patches nicht
bewohnbare Kleinhabitate eingestreut sein konnen. Wir gehen in dieser Arbeit
davon aus, die exakte Flachengrofe ermitteln zu konnen und verwenden daher
den Fall b = 1. Der Parameter wird im Folgenden nicht weiter beriicksichtigt.
Zudem weist Lange (1998) darauf hin, dass fiir Fille, in denen die Flachengrofe
die Einheit unterschreitet, aufgrund der Potenzierung mit einem Wert kleiner
eins die Fldche nicht verkleinert, sondern vergrofert wird.

Schlieflich sei noch darauf verwiesen, dass sich Gleichung (2.6) im Fall eines
Insel-Festland-Modells erheblich vereinfacht. Es wird dann ndmlich angenom-
men, dass alle Migranten von der grofsen Festland-Population stammen (Hanski,
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2.2 Patch-Matrix-Inzidenzmodell (hanski )

1997), was zu einer konstanten Nachbarschaft im Sinne von Abschnitt 2.1 fiihrt
und unsere Annahme eines konstanten Cj; erfiillt.

Fassen wir alle Gleichungen geeignet zusammen, so erhalten wir unter Beach-
tung der Minimum-Konstruktion in Gleichung (2.3), die in vielen Arbeiten nicht
beriicksichtigt wird,

(L falls 4; > A
14+ oY
p? 87 Af
J; = (2.8)
1y2 , sonst
1+ —2—
\ p? 52

Fiir den Fall kleiner Flachengrofien und damit einer Extinktionswahrscheinlich-
keit von 1 nimmt die Inzidenz gerade den Wert der Wiederbesiedlungswahr-
scheinlichkeit an.

Gleichung (2.8) enthélt noch die unbekannten Parameter «, 3, y, eg und z. Wir
fassen § und y zur ,Rekolonisationsfahigkeit”

y'=35 (2.9)

zusammen. Bei geringen Werten von 3’ € Ry wird eine Wiederbesiedlung des
Patches wahrscheinlicher. Gleichung (2.4) vereinfacht sich zu

1

Ci=——rras -
L+ (y'/5:)?

(2.10)

Um die Zahl der unbekannten Parameter noch weiter zu reduzieren, fiihren wir
e =epy? (2.11)

ein. Gleichung (2.8) lésst sich dann {iberfithren in

( % falls A; > Ao
1+ SQ A%
i i
Ji = (2.12)
1 i , sonst
1+ 2%
( S7

und ist nunmehr von den drei Parametern «, z und €’ abhingig, wenn wir die
Fiélle A; < Ap nicht beriicksichtigen (ter Braak et al., 1998).

Im iibernéchsten Abschnitt werden wir uns damit beschéftigen, Gleichung (2.12)
an die beobachteten Inzidenzen zu fitten und damit die gesuchten Parameter
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2 Methoden, Modelle und Implementierungen

Tabelle 2.1: Mogliche Werte fiir jede Zelle i im Rastermodell eines Datensatzes der Ge-
neration ¢.

N!  Bedeutung

-1 ungeeignetes Habitat
0 potenziell geeignetes Habitat, in denen die Art aber nicht nachge-
wiesen werden konnte
1 — oo Populationsgrofe (bei quantitativen Angaben) bzw. qualitative An-
gaben iiber Anwesenheit (1) und Abwesenheit (0)

zu bestimmen. Doch zunéchst leiten wir in Abschnitt 2.3 die entsprechenden
Modellgleichungen fiir ein Rastermodell her.

Wir miissen allerdings noch angeben, wie wir die zusammengefassten Parame-
ter eg und g’ erhalten, wenn wir €' in Abschnitt 2.4 bestimmt haben. Unter
Ausnutzung der Beziehung (vgl. Gleichung (2.3))

€0
— =1 2.1
br (213)

konnen wir ey und 3’ aus €’ bei bekanntem Ay und x separieren:

ep = A‘g s (2.14)

y'=/e'/eq . (2.15)

Als kritische Patchgrofse Ay wihlen wir die kleinste Fliche eines Habitates,
das in den Beobachtungsjahren mindestens ein Mal besetzt war (Hanski, 1997;
Moilanen et al., 1998).

2.3 Rasterbasiertes Inzidenzmodell

Gegeben seien ein Raster mit insgesamt Z € IN quadratischen Zellen der Kan-
tenlinge D € IN (in Metern) sowie T' € IN Datensétze mit Angaben iiber die
Verteilung der betrachteten Art in der jeweiligen Generation. Ein Datensatz
ordnet jeder Zelle im Raster entsprechende Anwesenheits- bzw. Abwesenheits-
angaben zu. Das von Settele (1998) entwickelte Metapopulationsmodell kann auf
qualitative und quantitative Datensétze angewandt werden. Qualitative Anga-
ben treffen Aussagen iiber die An- bzw. Abwesenheit der Art in einer Zelle,
wohingeben im quantitativen Fall die Populationsgréfe der Art fiir jede Zelle
angegeben wird. Tabelle 2.1 fasst die moglichen Eingabewerte eines Datensatzes
zusammen.

Analog der Inzidenzbestimmung des Patch-Matrix-Modells geht das Rastermo-
dell von Gleichung (2.2) aus. Da sich die Bezeichnungen mehrerer Parameter mit
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2.3 Rasterbasiertes Inzidenzmodell (settele)

denen im Patch-Matrix-Modell iiberschneiden, weichen wir von der originalen
Notation ab und verwenden griechische Buchstaben.

Zur Beschreibung der Extinktionswahrscheinlichkeit E; in einer Zelle ¢ verwen-
det Settele (1998) nach Poethke et al. (1996a) den Ansatz:

E=e tKi (2.16)

Dabei ist k ein zu ermittelnder Extinktionsparameter und K; die Kapazitéit
der Habitatezelle. Da die Kapazitit nicht wie im Patch-Matrix-Modell {iber die
Flachengrofe definiert werden kann, geschieht dies direkt iiber die in den Da-
tensétzen vorhandenen Informationen iiber die Abundanzen bzw. Inzidenzen.
Settele (1998) schldgt dazu zwei Berechnungsmethoden vor. Zum einen wird die
Kapazitit als Mittelwert der Populationsgrofen tiber alle verfiigbaren Daten-
sitze ermittelt. Diese Variante wird mit einem «a indiziert:

iz N
Ki,= =7 - (2.17)
Die Alternative wird mit dem Index b versehen. Sie beriicksichtigt nur die Da-
tensitze von Jahren, in denen die Art in der betreffenden Zelle nachgewiesen
werden konnte (N} > 0). Dem liegt die Annahme zugrunde, dass Habitate
durch gelegentliche Extinktionen nicht grundsétzlich ihre Eignung als Lebens-
raum verlieren. Ferner ist davon auszugehen, dass potenzielle Habitate, in denen
kein Nachweis erfolgte, dennoch eine Kapazitit ungleich null haben. Thnen wird
daher eine minimale Kapazitit K,,;, > 0 zugewiesen:

Knin Jalls NP =0 Vt=1,...,T
t
Kip = Z1t:1,...,T A NE>0 Ni const . (2.18)
{1 ni>off

Die minimale Kapazitéit ist das Minimum der berechneten Kapazititen:
Kpin =min{K;, | i=1,...,Z N K;, >0} . (2.19)

In dieser Arbeit wollen wir einen dritten Ansatz verwenden, der Nicht-Nachweise
beriicksichtigt (wie Kj,), aber dennoch nicht dazu fiihrt, dass potenziell ge-
eigneten Habitaten eine Kapazitit von null zugewiesen wird (wie K;p). Dafiir
definieren wir

o K;, ,fallsK;,>0
Kie = { Kpin , falls Kjg =0 (2:20)
wobei
Kmin = min {Ki,a | 7, = 1, - ,Z A\ Ki,a > 0} . (221)
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2 Methoden, Modelle und Implementierungen

Um im Folgenden unabhingig von der gew#hlten Art der Kapazitit zu sein,
verwenden wir fiir K; . die allgemeine Notation K;.

Die Kolonisationswahrscheinlichkeit wird analog zu Gleichung (2.4) durch
die mittlere Anzahl von Immigranten M; in den Quadranten ¢ und einen
Kolonisierungs- bzw. Etablierungsparameter p bestimmt:

M?
K;
Dj
/ Tij
K;  —
Di D

Abbildung 2.2: Struktur des rasterbasierten Inzidenzmodells. Die mittlere Immigranten-
anzahl von einer Zelle i in eine Zelle j ist abhangig von dem Besetzungsgrad p;, der Kapa-
zitit K; sowie der Entfernung r;;. Uber den Winkel ;; geht die Lage der Quellzelle zur
Zielzelle ebenfalls in die Berechnungen ein. Die Kantenlange einer Zelle ist D.

Die mittlere Immigrantenzahl in die Population der Zelle 7 ist ein Maf fiir die
Erreichbarkeit (Isolation) dieses Habitates (vgl. Abbildung 2.2), weshalb sie im
weiteren Verlauf dieser Arbeit auch Konnektivitdt genannt wird. Sie wird wie
folgt berechnet:

M=) piKje P gy . (2.23)

J#1
pj K; steht fiir die erwartete Populationsgrofe im Quadranten j im Gleichge-
wicht. Der Term e ~P"ii gibt den Anteil der Gesamtpopulation an, der eine
bestimmte lineare Entfernung r;; (in [km]|) zwischen den Zellen ¢ und j zu-
riicklegt. Er verwendet das euklidische Distanzmaf und greift auf die interne

Représentation der Zellen zuriick, in denen die x- und y-Koordinaten der Zel-
lenmittelpunkte (in [m]) gespeichert sind. Die Distanz ergibt sich dann wie folgt:

D

rij = \/(Iz —;)? + (yi —y;)? - 1000 m

(2.24)

p ist ein Migrationsparameter [1/km] und ¢;; der maximale Winkel eines Kreis-
segments zwischen dem Mittelpunkt der Ausgangsfliche und den Enden des
Durchmessers D der Zielfliche im Bogenmaf:

@ij = (1/m) arctan (217“)@') . (2.25)
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Durch Einsetzen in Gleichung (2.2) erhalten wir schlieRlich

|
= S TRE . (2.26)
ple
1+ e —
()i pj Ky PTii arctan (52-))

)

2.4 Parameterabschatzung

In diesem Abschnitt wollen wir die metapopulationsdynamischen Parameter fiir
das Patch-Matrix- bzw. Rasterdatenmodell bestimmen, die die Modellprognosen
am besten den beobachteten Inzidenzen anndhern. Der zu schitzende Parame-
tervektor ist im Fall des Patch-Matrix-Modells 8 = («,z,¢’) und im Fall des
Rastermodells 8 = (p, u, k).

In der Literatur existieren mehrere Verfahren zur Bestimmung der optimalen Pa-
rameterkombination. Hanski (1994b) etwa gibt in seinem Patch-Matrix-Modell
zundchst ein « vor, das aus unabhéngigen biologischen Daten (Fang-Wiederfang-
Untersuchungen) gewonnen wurde, und schétzt die verbleibenden zwei Parame-
ter in einer nichtlinearen Regression mit der Quasi-Newton-Methode. Poethke
et al. (1996a) benutzen in ihrem Modell zur Bestimmung der mittleren Wander-
distanz genetische Daten. Appelt & Poethke (1997) lassen auch diesen Parame-
ter schitzen und setzen dazu in ihrer Untersuchung das Amoeba-Verfahren ein,
das auf dem Simplex-Downbhill-Verfahren (Press et al., 1992) beruht. Sie optimie-
ren allerdings nicht die Maximum-Likelihood-Funktion, sondern verwenden die
Methode der kleinsten Quadrate. Settele (1998) versucht im Rasterdatenmodell
die optimale Parameterkonstellation durch Probieren zu finden (und verwendet
dabei ebenfalls die Methode der kleinsten Quadrate).

In einem Vergleich verschiedener Parametrisierungsverfahren schligt Hanski
(1999b) vor, verschiedene Werte fiir den Parameter « vorzugeben und die unbe-
kannten mit einem globalen Optimierungsverfahren abzuschitzen. Wenn simt-
liche Parameter aus Snapshotdatensétzen bestimmt werden sollen, liefert das
Verfahren von Moilanen (Monte Carlo inference for statistically implicit models;
1999, siehe auch Moilanen (2001)) fiir stochastische Patch-Modelle die besten
Ergebnisse, da es in der Lage ist, raumzeitliche Autokorrelationen miteinzube-
ziehen. Es hat jedoch den Nachteil, dass es Beobachtungsdaten aus mindestens
zwei Jahren benétigt und auferdem implizit eine obere Grenze bei den Turn-
overraten setzt. Dies erscheint uns fiir unser Anliegen zu einengend, da wir nicht
die Moglichkeit verlieren wollen, die Modellprognosen an die beobachteten In-
zidenzen eines Jahres zu fitten. Die im Internet zur Verfiigung gestellte Version
(Ecological Archives E080-003*) lisst zudem nur maximal 125 Patches und 50
Snapshots zu, was fiir unser Vorhaben nicht ausreicht.

Wie in Hanski (2001) und auf der Homepage des Fragland-Projektes® zu le-

‘http://www.esapubs.org/archive/ecol/E080/003/default.htm (14.01.2002)
"http://www.helsinki.fi/science/fragland/mt-report (14.01.2002)
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sen ist, haben O’Hara et al. einen Bayesianischen Ansatz entwickelt, um das
Inzidenzmodell zu parametrisieren. Sie verwenden dazu Monte-Carlo-Markov-
Ketten (Monte Carlo Markov Chains, MCMCs).

2.4.1 Maximum-Likelihood-Schitzung

Wir gehen also davon aus, in unseren Untersuchungen keine unabhéngigen bio-
logischen Daten zur Verfiigung zu haben, so dass wir es mit einem dreidimen-
sionalen Parametersuchraum zu tun haben: 8 € R3.

In diesem Abschnitt widmen wir uns der Aufgabe, die vom Modell prognostizier-
ten Inzidenzen J; an die beobachteten Snapshotdaten p; zu fitten (i =1,..., N
bzw. i =1,...,7Z). Wenn mehrere Datensitze iiber die Vorkommen der Art vor-
handen sind, fassen wir die Daten zusammen, was den Effekt der Kolonisations-
Extinktions-Stochastizitéit verringert und nach Hanski et al. (1996¢) zu prézise-
ren Vorhersagen fiihrt.

Ein Least-Squares-Fit setzt normalverteilte Daten voraus, was hier nicht ge-
geben ist. Die beobachteten (Nicht-)Vorkommen innerhalb eines Jahres sind
binomialverteilt, weswegen wir eine Maximum-Likelihood-Regression verwen-
den. Aufgrund des dichotomen Charakters der relativen Besetzungshaufigkeiten
wihlen wir als Likelihood-Funktion

cOy=T[ 7 a-amt* , (2.27)

wobei wir den Permutationsterm in der Binomialverteilung nicht beriicksichti-
gen, da wir uns fiir das Maximum interessieren. Es sei darauf hingewiesen, dass
die p; nicht aus der Menge {0, 1} stammen, sondern im Einheitsintervall [0, 1]
liegen. Das fiihrt zu dem Effekt, dass selbst ,perfekte* Modellprognosen (J; = p;)
keinen optimalen Beitrag zur Likelihood-Funktion leisten, da fir p; = J; # 0,1
stets JP (1 — J;) 7 < 1 gilt. Dies fiihrt zu einer stirkeren Beriicksichtigung
korrekt prognostizierter ,Einsen und ,Nullen“, die wir aus 6kologischen Griin-
den sogar durchaus wiinschen.

Wegen J;,p; € [0,1] nimmt £(@) sehr kleine Werte an. Deshalb fithren wir
mit der Logarithmierung eine monotone Transformation durch und erhalten die
Log-Likelihood-Funktion

10)=>" (pil (Ji)+ (1 —pi)In(1—J;)) . (2.28)

)

Beide Funktionen sind implizit von den Modellparametern @ abhingig. Auf-
grund der Komplexitit der Berechnung der J;-Werte wird das Maximum von
Gleichung (2.28) nicht analytisch bestimmt, sondern mit Hilfe geeigneter Op-
timierungsverfahren angenéhert. Die Konvention geht bei Optimierungsproble-
men von der Minimierung eines Wertes aus, daher formulieren wir:

1(6) = min —1(6) . (2.29)
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Die Maximum-Likelihood-Methode basiert darauf, dass die Stichproben vonein-
ander unabhéngig sind (McCallum, 2000). Dies ist bei unseren Snapshotdaten
aufgrund ihrer rdumlichen und zeitlichen Korrelationen nicht der Fall, weshalb es
sich bei den resultierenden Parameterwerten eigentlich um ,Pseudo®Likelihood-
Schétzer handelt (ter Braak et al., 1998).

2.4.2 Simulated Annealing

Analog zu Moilanen & Hanski (1998) setzen wir zur Optimierung von Glei-
chung (2.29) ein dreidimensionales Simulated Annealing-Verfahren aus der GSL
ein. Simulated Annealing (siehe auch Kirkpatrick et al., 1983; Metropolis et al.,
1953; Bounds, 1987) ist eine Optimierungstechnik, die sich vor allem darin be-
wahrt hat, lokale Minima zu vermeiden. Sie basiert darauf, in einem Random
Walk bei sich sukzessive abkiihlenden Temperaturen den Parameterraum zu
explorieren und nach Punkten mit niedriger Energie zu suchen. Als Energie-
funktion dient hierbei die zu minimierende negative Log-Likelihood-Funktion
aus Gleichung (2.29): E; = —I(0;), wobei 6; den Parametervektor des i-ten
Schrittes bezeichnet. Die Wahrscheinlichkeit fiir einen Schritt im Random Walk
ist durch folgende Boltzmann-Verteilung gegeben:

—(Eip1 — Ey)
p=4{ e kT  falls By > By . (2.30)
1 , sonst

T ist die aktuelle Temperatur und k£ die Boltzmann-Konstante. Wenn die neue
Energie F; ;1 kleiner als die bisherige ist, wird der Schritt also auf jeden Fall aus-
gefiihrt. Ist die Energiedifferenz jedoch positiv, kann der neue Zustand immer
noch mit einer Wahrscheinlichkeit akzeptiert werden, die von der Energiediffe-
renz, der Temperatur 7' und k abh&ngt. Dieses ist der entscheidende Trick, der
es Simulated Annealing erlaubt, aus lokalen Optima herauszukommen.

Zu Beginn wird die Temperatur T" auf einen hohen Wert T' INITITAL ge-
setzt und eine beliebige Parameterkombination vorgegeben. Als maximale
Schrittweite beim Random Walk wird STEP SIZE festgesetzt. Er wird nach
N _TRIES Suchschritten abgeschlossen und zur aktuellen Temperatur ausge-
wertet. Es folgt dann die Abkiihlung der Temperatur und daraufhin nach oben
beschriebenem Muster eine erneute Iteration der Random Walks. Die Abkiih-
lung erfolgt dadurch, dass T' jeweils durch einen Wert MU T > 1 dividiert
wird: T" — ﬁ Die Suche endet, wenn T einen vorgegeben Wert T},;,, unter-
schreitet. Das Simulated Annealing-Verfahren dhnelt somit einem Metropolis-
Algorithmus, in dem die Wahrscheinlichkeit, mit der auch schlechtere Zusténde
akzeptiert werden, von einer Zufallssuche zu einem Hillclimbing abgekiihlt wird.
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2.5 Habitatlandschaftsgenerator lage

Um unabhéngig von spezifischen Landschaftsszenarien zu sein, verwenden wir
einen einfachen Generator von Habitatlandschaften. Diese konnen in der Grofe
des gewahlten Landschaftsausschnittes, der Anzahl von Habitaten, deren durch-
schnittlichen Flichengrofe und Standardabweichung variieren.®

Dass Programm mit dem Namen lage (LAndschaftsGEnerator) erzeugt Ha-
bitatlandschaften dadurch, dass es in einen Landschaftsauschnitt der Breite
WorldSizeX |[m| und der Hohe WorldSizeY |m| eine Anzahl NoPatches von
Habitaten legt. Es kann dabei vorkommen, dass sich mehrere Habitate iiber-
schneiden. Diese werden dann zusammengefasst, und die Habitatanzahl wird
entsprechend verringert. NoPatches ist daher nur als Initialwert zu verstehen.
Unser Vorgehen entspricht prinzipiell dem enlarging patches disturbance growth
(Hargis et al., 1998), das Uberschneidungen der Habitate zulisst.

Die Flachengrofke der Habitate ist normalverteilt mit einem vorgegebe-
nen Erwartungswert von MeanPatchSize |[m?] und einer Varianz von
VariancePatchSize [m?]. Die Habitate haben eine elliptische Form, die eine
modifizierte Version des Kreis-Algorithmus von Bresenham erzeugt. Bei der Er-
zeugung jedes neuen Habitates wird zufillig entschieden, ob die ldngere der
beiden Achsen horizontal oder vertikal angeordnet wird. Die numerische Ex-
zentrizitdt der Ellipse wird gleichverteilt aus dem Intervall [0.2,1.0] gezogen.
Dadurch wird sichergestellt, dass die Ellipse nicht zu ,deformiert* ist.
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Abbildung 2.3: Beispiel einer generierten Habitatlandschaft mit den Eigenschaften der
Standardlandschaft (vgl. Abschnitt 2.9.1 ab Seite 38).

6Zudem konnen unterschiedliche ,Klumpungsgrade® eingestellt werden. Von dieser Eigen-
schaft wird jedoch in dieser Arbeit kein Gebrauch gemacht.
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Die erzeugte Habitatlandschaft wird in einem Rasterdatenformat abgespeichert,
wobei ein Pixel einer realen Auflssung von pizelScale x pizelScale [m?| ent-
spricht. Jeder Pixel trigt als Information einen Wert iiber die Habitatqualitét,
wobei 0 ,Nicht-Habitat® und 255 ,Habitat“ bedeutet. Der Generator erlaubt
auch die Erzeugung von Landschaften mit Habitaten unterschiedlicher Qualitét.
Diese ist dann normalverteilt mit dem Erwartungswert MeanPatchQual und
der Varianz VariancePatchQual. Da wir in der vorliegenden Untersuchung nur
zwischen  Habitat“ und ,Nicht-Habitat“ unterscheiden, ist MeanPatchQual =
255 und VariancePatchQual = 0. Abbildung 2.3 zeigt ein Beispiel einer mit
lage erzeugten Habitatlandschaft.

2.6 Das individuenbasierte Simulationsmodell truth

Das Programm truth ist ein individuenbasiertes Simulationsmodell einer ,abs-
trakten®, ,durchschnittlichen Heuschreckenart mit nicht iiberlappenden Gene-
rationen. Es wurde von Martin Hinsch in enger Abstimmung mit dem Verfas-
ser dieser Arbeit entwickelt und objektorientiert in C++ unter Verwendung der
Simulationsbibliothek Biome implementiert (zur Implemtierung von individu-
enbasierten Modellen siehe bspw. Lorek & Sonnenschein (1999); speziell zur
objektorientierten Programmierung siehe Congleton et al. (1997), Lorek & Son-
nenschein (1998), Maley & Caswell (1993) und auch Derry (1998) sowie Silvert
(1993)).

Individuenbasierte Modelle werden in dieser Arbeit sensu Caswell & John (1992)
als i-state configuration model verstanden. Die Idee der individuenbasierten Mo-
dellierung hat in der jiingeren Vergangenheit viel Popularitit gewonnen (Huston
et al., 1988; Lomnicki, 1999). Dies liegt im Wesentlichen daran, dass lokale Inter-
aktionen zwischen Individuen in heterogenen, zeitlich variablen Umwelten mo-
delliert werden konnen. Die dafiir notwenigen Rechenleistungen stehen in einem
immer grofer werdenden Umfang zur Verfiigung. Individuenbasierte Modelle
verkorpern auch ein anderes Modellierungsparadigma. Klassische Zustandsva-
riablenmodellen gehen davon aus, dass stochastische Einfliisse im Allgemeinen
nur auf der Ebene der Einzelschicksale eine Rolle spielen, weshalb die Aussa-
ge iiber aggregierte Grofen weniger zufallsabhéngig wird. Individuenbasierte
Ansétze nehmen dagegen an, dass sich zufillige Einfliisse auf individueller Ebe-
ne iiber positive Riickkopplungen auf das Verhalten des ganzen Okosystems
auswirken konnen (Huston et al., 1988). Aukerdem scheinen individuenbasierte
Modelle vor allem von Biologen wesentlich einfacher und intuitiver zu erstellen
zu sein. Die in diesem Zusammenhang erforderlichen Daten sind zudem haufiger
verfiigbar und orientieren sich eher an natiirlichen Systemen. Individuenbasierte
Modelle machen gewthnlich realistischere Annahmen als Zustandsvariablenmo-
delle, fiihren aber nicht zu Theorien auf Systemebene. Die meisten publizierten
Modelle werden nicht analysiert und diskutiert unter Beriicksichtigung allge-
meiner theoretischer Aspekte (Grimm, 1999). Zudem sind individuenbasierte
Modelle schwer zu entwickeln, schwer zu kommunizieren und schwer zu verste-
hen (Grimm et al., 1999; Grimm, 2002).
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Bei der truth handelt es sich um ein rdumlich explizites Modell, das die Aktio-
nen der Individuen in einer Auflésung von einem Meter erfasst. Die Zeitskala
ist in Einheiten von einem Tag unterteilt. Dies entspricht einem fiir Heuschre-
cken als ideal angesehenen Zeitintervall (Kindvall, 1999; Griebeler & Gottschalk,
2000).

| Regionale Stochastizitit |

'

maxNestsPerHa
maxFEggsPer Animal

Mitte bis Ende Mai

maxAge
T nach 20 Tagen

Larven

| Demographische Stochastizitit

Abbildung 2.4: Skizzierter Lebenszyklus der simulierten Heuschreckenart. Die Individuen
schliipfen Mitte bis Ende Mai eines Jahres. Die Larven werden nach 20 Tagen zu Adulten,
die sich reproduzieren kénnen. Ein Weibchen legt bis zu maxzEggsPer Animal Eier. Die
dazu benétigten Nester sind durch Ressourcen (Kapazitdt maxzNestsPer Ha) begrenzt,
die regionalen Schwankungen unterliegen. Die Organismen sterben nach maxAge Tagen.
Es handelt sich um eine dichteabhingige Populationsdynamik mit demographischer Sto-
chastizitit sowie raumlich unkorrelierten Fluktuationen (weitere Erlauterungen im Text).

Die Abbildung 2.4 skizziert den Lebenszyklus der betrachteten Heuschreckenart.
Wie in Griebeler & Gottschalk (2000) werden drei Lebensstufen (Eier, Larven
und Adulte) unterschieden. Zur Vereinfachung werden die Larvalstufen zusam-
mengefasst. Die Individuen schliipfen zufillig verteilt Mitte bis Ende Mai; die
Larven werden nach 20 Tagen” zu Adulten und kénnen sich dann fortpflanzen.
Die Weibchen legen bis zu maxEggsPer Animal FEier, die bis zum n#chsten
Jahr iiberwintern. Die Adulten werden maxAge — 20 Tage alt und sterben dann
deterministisch.

Die Individuen bewegen sich sowohl im Larven- als auch im Adulten-Stadium.
King & With (2002) haben mit einem raumlich expliziten Modell gezeigt, dass in
hochfragmentierten Landschaften® die Beriicksichtigung der riumlichen Struk-
tur und des Dispersalverhaltens von besonderer Bedeutung sind.

"Griebeler & Gottschalk (2000) gehen in ihrem Modell davon aus, dass Adulte noch 14 Tage
benotigen, bis sie sich reproduzieren konnen. Daher scheint unsere Annahme gerechtfertigt.
®Die Autoren verstehen darunter Landschaften mit weniger als 20 Prozent Habitatanteil.
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mateRadius |

Patch

Matrix

Abbildung 2.5: Skizze des Bewegungmusters inner- und auBerhalb eines Habitates sowie
des Detektionsradius von Paarungspartnern. In einem Patch bewegen sich die Individu-
en verwinkelter und mit kiirzeren Distanzen. Mogliche Paarungspartner werden auf eine
Distanz von mateRadius erkannt.

Wir unterscheiden zwei Bewegungsmodi, die sich danach richten, ob sich das In-
dividuum innerhalb oder aufserhalb eines Patches befindet (vgl. Abbildung 2.5).
Dies tragt dem Umstand Rechnung, dass sich Individuen in verschiedenen Um-
welten unterschiedlich bewegen (siehe Kindvall, 1999). Poethke et al. (1996a)
weisen auferdem darauf hin, dass Migration einerseits und Bewegung im Habi-
tat andererseits unterschiedlichen Zielen dienen. Befindet sich das Individuum
in der Matrix, legt es grofere und gerichtetere Strecken zuriick, wohingegen es
sich im Patch verwinkelter und in kiirzeren Distanzen bewegt. Zur jeweiligen
aktuellen Position eines Individuums wird eine Strecke mit zufilliger Distanz
und Richtung addiert. Sowohl die Distanz (in Metern) als auch die Richtung
(im Bogenmaf) stammen jeweils aus einer Gleichverteilung, die fiir Matrix und
Habitat unterschiedlich sind (siehe Tabelle 2.2 und Abbildung 2.6). Durch die-
se Unterscheidung kénnen wir simulieren, dass das Bewegungsmuster innerhalb
eines Habitates zufélliger (patrophil) als in der Matrix ist. Die Winkel und Dis-
tanzen sind prinzipiell unkorreliert (vgl. Kindvall, 1999). Da sich die Individuen
nur selten bewegen, ist die Modellierung der Bewegung durch direkte Linien
gerechtfertigt (Kindvall, 1999).

neuer Ort

Richtungsénderung

—_— = alte Richtung
alter Ort

Abbildung 2.6: Beispiel fiir die Realisierung eines Bewegungszuges. Der neue Ort eines
Individuums ergibt sich durch die an einem Tag zuriickgelegte ,Schrittweite” sowie durch
eine Anderung der vorherigen Richtung.

Die Adulten kénnen Paarungspartner auf eine Distanz von mateRadius detek-
tieren (vgl. Abbildung 2.5; siehe dazu auch Kindvall et al., 1998). Wird das
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Tabelle 2.2: Intervalle der Schrittweiten und Winkel der Richtungsdnderungen fiir die
Bewegung inner- und auBerhalb eines Habitates.

Patch Matrix

Schrittweite [0, patchDist] [0, matrizDist]
Anderungswinkel [—patchTurn, patchTurn]) [—matrizTurn, matrizTurn)

Weibchen befruchtet, so wird ihm eine Poisson-verteilte Anzahl von Eiern (ma-
ximal maz NumEggs) zugeordnet. Die Eier miissen nun in Ressourcen (Nestern)
abgelegt werden, was in der Realitit etwa kleinen Bodenspalten entspricht. Sie
werden von den Individuen in einem Umkreis von nestRadius erkannt. Jede
Ressource kann nur ein Ei aufnehmen. Dann ist sie besetzt und wird erst wieder
im néchsten Jahr freigegeben.

Poethke et al. (1996a) nehmen in ihrem Modell an, dass Platycleis albopuncta-
ta-Populationen sehr starke Umweltschwankungen erfahren. Appelt & Poethke
(1997) gehen davon auch fiir Oedipoda caerulescens aus. Das Wachstum und die
Reproduktion von Platycleis albopunctata sind in dem Modell von Griebeler &
Gottschalk (2000) stark vom Wetter abhéngig.

belegte Nester

verbrauchte Ressourcen

nestRadius /

freie Nester

Abbildung 2.7: Dichteregulierung durch Ressourcen: Befruchtete Weibchen tragen eine
gewisse Anzahl an Eiern, die sie nur in freien Nestern (Ressourcen) ablegen kdnnen. Res-
sourcen, die von lokalen Katastrophen iiberlagert werden, werden als verbraucht angesehen
und stehen dem Reproduktionsprozess des aktuellen Jahres nicht zur Verfiigung.

In der truth werden diese Umweltfluktuationen durch lokale Katastrophen ab-
gebildet.”? Sie treten # local cat. Mal pro Generation ein und betreffen einen
Anteil von area local cat. des Landschaftsausschnittes. Das Katastrophengebiet
ist eine Kreisfliche mit einem zufillig in der Landschaft platzierten Mittelpunkt.
Innerhalb dieses Gebietes werden mit der Wahrscheinlichkeit prob. local cat. die
Eier vernichtet und die Ressourcen nicht fiir die nichste Generation freigegeben
(vgl. Abbildung 2.7). Die lokalen Katastrophen konnen sich {iberlagern, wodurch

*Fluktuationen konnen auferdem noch durch globale Klimaschwankungen und globale
Katastrophen simuliert werden. Diese synchronen Ereignisse werden in der vorliegenden Arbeit
jedoch nicht verwendet.
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die Extinktionswahrscheinlichkeit entsprechend steigt. Die Wahrscheinlichkeit,
dass sich an einem Punkt im Landschaftsausschnitt eine lokale Katastrophe er-
eignet, betragt

P(# local cat., area local cat., prob. local cat.) =
1 — (1 — area local cat. - prob. local cat.)? locel cat- (2.31)

Liegt ein Teil des Katastrophengebietes aufserhalb des Landschaftsausschnittes,
verringert sich die obige Wahrscheinlichkeit (vgl. Abbildung 2.8).

Abbildung 2.8: Beispiel eines Szenarios mit drei lokalen Katastrophen. Der Grad der Schat-
tierung der einzelnen Flachen gibt die nach Gleichung (2.31) berechneten Wahrscheinlich-
keiten an (in diesem Fall 0.67, 0.889 und 0.963). Die Parameter wurden wie in den Szenarien
der Simulationslaufe gewihlt (vgl. Abschnitt 2.9.2).

In der Standardsituation wunserer Simulationen (ca. 100 Patches,
area local cat. = 0.33; siehe Abschnitt 2.9) liegen im Schnitt rund 33
Patches in dem moglichen Gebiet einer einzelnen Katastrophe. Dies ergibt
sich aus den beiden Annahmen, dass die Habitatfliche gleichméRig iiber die
Landschaft verteilt ist und sich nicht ein Teil der Katastrophe iiber den
Landschaftsrahmen hinaus erstreckt.

Durch mehrmalige lokale Katastrophen wird zwei wichtigen Aspekten Rech-
nung getragen. Zum einen ist die Umweltstochastizitdt nur in einem regionalen
Teilgebiet korreliert, so dass die Populationsdynamiken auf Metapopulations-
ebene asynchron sind. Zum anderen sind die Individuen dadurch in der Lage,
das Korrelationsgebiet zu verlassen, wodurch ein langfristiges Uberleben einer
Metapopulation ermoglicht wird (Frank & Berger, 1996).

Bewegt sich ein Individuum iiber den gewéhlten Landschaftsabschnitt hinaus,
so stirbt es. Dies erhoht die Isolation peripherer Habitate.

Zu Beginn der Simulation werden die Ressourcen gleichverteilt iiber die Habita-
te ausgestreut (maxNestsPer Ha). Die Ressourcenverteilung bewirkt eine strik-
te Kapazititsbegrenzung und damit eine dichteabhéngige Populationsdynamik.
Die Patch-Matrix-Informationen erhélt das Modell aus einer Rasterdarstellung
der Habitatlandschaft (vgl. Abschnitt 2.5). Die Simulation wird initialisiert mit
miNum Individuen, von denen je eine Halfte ménnlich bzw. weiblich ist. Es
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sollte darauf geachtet werden, dass die Anfangsverteilung hoch genug ist, damit
sich alle Populationen etablieren konnen (vgl. Etienne et al., 2002).

Wiéhrend eines Simulationslaufs werden fiir jedes Individuum jihrlich seine Ko-
ordinaten aufgezeichnet. Aus diesen Daten werden spéter die An- und Abwesen-
heiten einer Art in den Habitaten bestimmt. Zur Ermittlung der ,wahren“ Me-
tapopulationsparameter bendtigen wir aufserdem Immigrantenzahlen zwischen
den Habitaten. Dazu werden die Start- und Endkoordinaten erfolgreicher, re-
produktiver Dispersalereignisse verwendet (vgl. hierzu Abschnitt 2.7.2).

2.7 Metapopulationsanalyse

In diesem Abschnitt stellen wir ein Verfahren vor, mit dem wir untersuchen
werden, ob die truth iiberhaupt eine Metapopulationsdynamik aufweist. Wir
entwickeln damit zugleich ein Instrumentarium, das es uns erlaubt, aus den
Aufzeichnungen eines individuenbasierten Modells die metapopulationsdynami-
schen Prozessparameter der Inzidenzmodelle zu bestimmen.

Der Begriff der ,Metapopulation“ hat in den letzten Jahren eine wahre Inflati-
on erlebt (siehe Reich & Grimm, 1996; Hanski & Simberloff, 1997). Es wurde
eine Vielzahl von Kriterien aufgestellt, wann eine Metapopulation vorliegt. Die
folgenden vier Bedingungen stammen von Hanski et al. (1995b, siehe auch die
Zusammenstellung in Settele (1998)):

1. (Abgrenzbare) Einzelhabitate beherbergen lokale Populationen.

2. Keine einzelne Population ist grof genug, um das langfristige Uberleben
der gesamten Metapopulation zu sichern.

3. Die einzelnen Patches sind nicht zu isoliert, dass Rekolonisation stattfinden
kann.

4. Die lokalen Dynamiken sind ausreichend asynchron, damit keine Katastro-
phe zur Extinktion der gesamten Metapopulation fithren kann.

Die erste Bedingung ist in der truth iiber die Ressourcenverteilung ausschliefs-
lich in den Patches erfiillt. Die Intention des zweiten Aspektes ist es, so genannte
,Mainlands“ auszuschliefsen. Dies betrifft nun eigentlich die zugrunde liegende
Habitatlandschaft, auf die die truth angewandt wird. Da frither oder spiter
jedoch jede Population ausstirbt, ist auch diese Voraussetzung grundsétzlich als
gegeben anzusehen. Der dritte Punkt bleibt in seiner Aussage recht vage. Es
stellt sich die Frage nach einer unteren Schwellengréfe fiir die Konnektivitat
eines Habitates. Diese ist abhéngig von der gesamten Patch-Anordnung sowie
von der aktuellen Besetzung der Patches. Durch eine geeignete Wahl der Ha-
bitatlandschaft im Kontext des Dispersionsvermdgens einer Art konnen wir die
Erfiilllung auch der dritten Bedingung als gesichert ansehen. Letztlich ist hier
jedoch keine definitive Aussage moglich. Durch die lokalen Katastrophen ist die
Asynchronitit der lokalen Populationsdynamiken (vierter Punkt) gewéhrleistet.
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Die meisten Arbeiten in der Literatur, die einen Nachweise iiber die Metapopu-
lationseigenschaft fiihren wollen, untersuchen iiber diese vier Punkte hinausge-
hend zum einen noch den Individuenaustausch zwischen den Subpopulationen.
Wenn dieser gentigend hoch ist, wird auf das Vorliegen einer Metapopulation
geschlossen. Zum anderen wird die Beziehung zwischen dem Vorkommen bzw.
Nichtvorkommen der untersuchten Art in einem Patch mit der Flichengrofe
und der Konnektivitdt analysiert (mit dem Ergebnis, dass unbesetzte Habitate
klein und von schlechter Qualitiat sind).

In dieser Arbeit wollen wir den Nachweis der Metapopulationsdynamik fiihren,
indem wir die zentralen Annahmen der Inzidenzmodelle an der truth iiberprii-
fen. Im Falle des Patch-Matrix-Modells sind dies die folgenden Annahmen:

1. Der Zusammenhang zwischen der Flichengréfe eines Patches und seinem
Extinktionsrisiko verhélt sich entsprechend Gleichung (2.3).

2. Die mittlere Anzahl an Immigranten von einem Quell- in ein Zielpatch
ist nach Gleichung (2.6) negativ-exponentiell abhéngig von der euklidi-
schen Distanz der beiden Patch-Mittelpunkte sowie von der relativen Be-
setzungshaufigkeit und der Grofe des Quellpatches.

3. Die Kolonisationswahrscheinlichkeit eines Patches steigt gemif Glei-
chung (2.10) sigmoid mit der Konnektivitét.

Fiir das Rasterdatenmodell ergeben sich folgende Zusammenhénge:

1. Die Extinktionswahrscheinlichkeit einer Zelle verhélt sich negativ-
exponentiell zu ihrer Kapazitat (Gleichung (2.16)).

2. Die mittlere Anzahl an Immigranten von einer Quell- in eine Zielzelle ist
nach Gleichung (2.23) negativ-exponentiell abhingig von r;; sowie von Kj,

p; und @;;.

3. Die Kolonisationswahrscheinlichkeit einer Zelle steigt gemé&f Glei-
chung (2.22) sigmoid mit der Konnektivitét.

Der Ansatz der vorliegenden Arbeit ermdglicht es, die Patch-/Zellenbesetzungen
im individuenbasierten Modell jahrlich iiber einen beliebig langen Zeitraum auf-
zuzeichnen. Dadurch erhalten wir nicht nur die mittleren Besetzungshéufigkei-
ten, sondern konnen auch die Extinktions- und Kolonisationswahrscheinlich-
keiten schitzen. Aufserdem konnen wir die Immigrantenzahlen in jedes Patch
und in jede Zelle bestimmen, so dass alle oben aufgefithrten Annahmen {iber-
priifbar sind.

2.7.1 Schitzung der Extinktions- und
Kolonisationswahrscheinlichkeiten

Wir betrachten in diesem Unterabschnitt ein einzelnes Habitat und bestimmen
dessen Extinktionswahrscheinlichkeit e sowie Kolonisationswahrscheinlichkeit c.
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Mit den in der truth aufgezeichneten Patchbesetzungen'? steht uns eine Zeitrei-
he mit 0/1-Werten zur Verfiigung, in der wir nun die Zustandsiibergénge Ny,
No1, Nig und Ny; zéhlen. Analog zu den Annahmen im Markov-Modell (s. Ab-
schnitt 2.1) treten diese Zustandsiiberginge mit den in Tabelle 2.3 angegebenen
Wahrscheinlichkeiten ein.

Tabelle 2.3: Mogliche Zustandsiibergange eines Habitates und ihre Wahrscheinlichkeiten
bei gegebener Kolonisationswahrscheinlichkeit ¢ und gegebener Extinktionswahrscheinlich-
keit e. Sind ¢ und e nicht bekannt, kdnnen sie mittels einer Maximum-Likelihood-Schitzung
aus der in der truth aufgezeichneten Anzahl der einzelnen Uberginge bestimmt werden.

Von Nach Anzahl Wahrscheinlichkeit
unbesetzt unbesetzt Noo 1-—c
unbesetzt  besetzt No1 c

besetzt  unbesetzt  Njp e(l —c)
besetzt besetzt Ny 1—e+ec

Wir kénnen nun die Wahrscheinlichkeit, mit der wir die Anzahl der beobachteten
Zustandsiiberginge in einer Zeitreihe erhalten, mit der Likelihood-Funktion

P(c,e) = (1 —¢)Noo Mot (e — )10 (1 — e + ec) M1t (2.32)

angegeben. Fiir eine grofe Anzahl von Ubergingen wird P(c, e) sehr klein, wes-
halb wir eine Log-Transformation durchfiihren:

log(P(c,e)) = Noglog(1l — c)+ Noi log(c) +
Nyglog(e — ec) + Nyplog(l —e+ec) . (2.33)

Die optimalen Wahrscheinlichkeiten ¢ und é mit P(¢,é) = max P(c,e) bestim-
men wir in einer Maximum-Likelihood-Schétzung. Da die Wahrscheinlichkeits-
funktion im zweidimensionalen Parameterraum stetig differenzierbar ist, kon-
nen wir zur Maximierung von Gleichung (2.33) das Verfahren der konjugierten
Gradienten heranziehen und verwenden dazu den Fletcher-Reeves-Algorithmus
(siehe Ueberhuber, 1997) zur multidimensionalen Minimierung aus der GSL. Aus

/ / / /
numerischen Griinden werden ¢ = €€ /(1+ e )und e = e® /(14 e ) probit-
transformiert. Die partiellen Ableitungen nach ¢’ und €’ lauten dann:

/
O0log P —e® (Nyo + No1 + Nio + N1y
8g’ = ( . ) + No1 +
¢ 1+ e€
/ ! /
Nn(ec + e +c )
14+ ecl + eel"'cl
0giehe dazu Abschnitt 2.8.2

(2.34)
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! ! /
dlogP  —e® (Nig+ N Nyjje€ T¢
ogl _—¢ (N1o : 11)+N10-|- 11/‘3 B (2.35)
e 1+ e€ 1+ e€ 4 e€ t¢
Wir diirfen den Fall
Nop =Nip=N11 =0 (2.36)

nicht beriicksichtigen, da hierfiir 81%,2 = 0 gilt, und somit keine Bestimmung
von é moglich ist.

Wir konnen dieses Vorgehen analog auf alle anderen Patches sowie im Fall des
Rasterdatenmodells auf alle Zellen {ibertragen. Damit sind die Kolonisations-
und Extinktionswahrscheinlichkeiten bekannt, so dass wir sie im néchsten Un-
terabschnitt iiber Flichengrofe bzw. Kapazitit und Konnektivitit auftragen
konnen.

2.7.2 Extraktion der metapopulationsdynamischen Parameter

Durch ein- und zweidimensionale nichtlineare Least-Square-Fits werden wir aus
den Aufzeichnungen iiber die Dynamik der truth die gesuchten metapopulati-
onsdynamischen Parameter extrahieren.

Extinktionswahrscheinlichkeit - Fliche / Kapazitit

Wir gehen dafiir wie folgt vor: Zunéchst interessieren wir uns fiir den in Punkt
zwei formulierten Zusammenhang zwischen Aussterbewahrscheinlichkeit und
Patchgrofe bzw. Zellenkapazitit. Im ersten Fall haben wir nach Gleichung (2.3)
zwei Parameter (ep und z) zu bestimmen, im letzten nach Gleichung (2.16)
mit & nur einen. Tragen wir fiir jedes Patch bzw. fiir jede Zelle die Extinkti-
onswahrscheinlichkeit iiber die Patchgrofe bzw. Kapazitit auf, so erhalten wir
N bzw. Z Datenpunkte — abziiglich der in Gleichung (2.36) formulierten Falle.
In einem zwei- bzw. eindimensionalen Fit-Verfahren passen wir die gesuchten
Parameter nun so an, dass die Summe der Fehlerquadrate zwischen den be-
obachteten Datenpunkten und dem Modell minimal wird. Wir verwenden dazu
in diesem Abschnitt durchgehend den Levenberg-Marquardt-Algorithmus (sie-
he Moré, 1978; Moré et al., 1981) aus der GSL. Die dazu bendétigten partiellen
Ableitungen aller Modellgleichungen sind in Anhang C ab Seitel29 angegeben.

~Relative” mittlere Immigrantenzahl - Distanz

Nun bestimmen wir die Migrationsparameter « (Patch-Matrix-Modell) bzw. p
(Rastermodell). Dazu bendtigen wir die mittlere Anzahl an Immigranten von
Patch 7 nach Patch 5 # ¢ (4,7 = 1,..., N) bzw. von Zelle 7 in Zelle j # 7 mit
,j=1,...,2.

Das individuenbasierte Modell zeichnet fiir jedes weibliche Individuum das erste
yreproduktive” Dispersalereignis auf. Dies ist so zu verstehen, dass das Weibchen
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nicht nur sein Heimatpatch verlassen hat und erfolgreich in einem neuen Ziel-
patch angekommen ist, sondern dass es sich zwischenzeitlich auch gepaart hat
und im neuen Patch ihr erstes Ei in einem der Nester ablegt. Weitere Eiabla-
gen, ,erfolglose* Weibchen und sdmtliche dispergierende Ménnchen werden nicht
registriert.

Folglich steht uns nicht die genaue Information iiber die exakte Anzahl von
Dispersalereignissen zur Verfiigung. Die wirkliche Zahl betrigt vermutlich ein
Vielfaches. Da Dispersalereignisse im Allgemeinen aber sehr schwer zu bestim-
men sind, begniigen wir uns mit den zur Verfiigung stehenden Informationen.

Bei N Patches gibt es N(N — 1) mogliche Kombinationen von Dispersalereig-
nissen zwischen zwei Patches. Dies stellt also auch die maximale Anzahl an Da-
tenpunkten dar, wenn es darum geht, die Migrationsparameter zu fitten. Nach
den Gleichungen (2.6) und (2.5) ist die mittlere Anzahl an Immigranten von
Patch ¢ nach Patch j

M;; = p; Aje i ; (2.37)
bzw. die mittlere Anzahl an Immigranten von Zelle ¢ nach Zelle j
Mi; = pi Kipije Pl . (2.38)

Da mittlerer Besetzungsgrad, Fliche und Kapazitidt sowie Winkelbeziehung der
Quellpatches bzw. -zellen bekannt sind und im Falle eines Dispersalereignisses
p; > 0 gilt, konnen wir umstellen zu

Mi; —ad;
—e—adi | 2.39
pi A; (2:39)
My _ e " PTij (2.40)
pi K ij

Da die Exponentialfunktion fiir negative Argumente nur Werte im Einheits-
intervall annimmt, skalieren wir die linken Seiten in den Gleichungen (2.39)
und (2.40), indem wir durch die maximale beobachtete Anzahl von reprodukti-
ven Dispersalereignissen Z\/IZ = max M;; dividieren. Wir fassen das als ,relative*
mittlere Immigrantenzahl auf und fithren das Parameterfitting nun an diesen
Gleichungen aus:

MzA — o—dij : (2.41)
pi A; Mij
_ My _ oy (2.42)
pi Ki pij Mi;
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Es sei darauf hingewiesen, dass als Distanzen die in den Gleichungen (2.7)
und (2.24) verwendeten Modellannahmen zu verwenden sind.

Die Fit-Routinen der GSL kdnnen nur begrenzt Speicherplatz allokieren. Dieser
Effekt tritt erfahrungsgeméf ab 4500 Datenpunkten ein. Wenn mehr als 4000
Datenpunkte zur Verfiigung stehen, iibernehmen wir jeden Datenpunkt nur mit
einer addquaten Wahrscheinlichkeit, so dass die Kapazitit nicht {iberschritten
wird. Diese Auswahl erfolgt zufillig und diirfte das Ergebnis aufgrund der in die-
sen Féllen ausgezeichneten Datengrundlage nicht wesentlich beeinflussen (zum
Vergleich: Die beiden anderen Fits haben hochstens so viele Datenpunkte zur
Verfiigung wie es Habitate gibt).

Kolonisationswahrscheinlichkeit - Konnektivitdt

Da nun die Migrationsparameter a und p bekannt sind, kénnen wir die Kon-
nektivititen der Patches und Zellen bestimmen. Uber diese tragen wir die in
Abschnitt 2.7.1 geschitzten Kolonisationswahrscheinlichkeiten auf und kénnen
die Parameter y' bzw. p fitten.

2.7.3 Metapopulationseigenschaften

Aus den Aufzeichnungen der truth bestimmen wir aufierdem die folgenden In-
formationen, die das Verhalten einer Population auf Metapopulationsebene cha-
rakterisieren:

e Maximale Kapazitét (Anzahl aller Ressourcen)

e Mittlere Populationsgrofe und ihre Standardabweichung fiir jede Genera-
tion

e Anzahl von Individuen pro Patch und Generation

e Anzahl der ,Mainlands“ (Habitate mit einer Extinktionswahrscheinlich-
keit, die kleiner als 0.001 ist)

e Dispersalrate
e Mittlere Wanderdistanzen

e Turnoverrate (Anzahl der Extinktions- und Rekolonisationsereignisse divi-
diert durch alle Habitate und die Anzahl der beobachteten Generationen)

o Anteil der besetzten Habitate iiber alle Generationen inkl. Standardab-
weichung
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2.8 Patch-Matrix- und Rastermodul (patch-module
und grid-module)

Wir benotigen noch ein Bindeglied, das zwischen der Habitatlandschaft, dem
Simulationsmodell truth und den beiden Inzidenzmodellen Verbindungen her-
stellt und folgende Zwischenschritte erledigt:

1. Die Habitatlandschaft muss in das Patch-Matrix- bzw. Rasterformat einer
vorgegebenen Gridgrofse umgewandelt werden.

2. Die Aufzeichnungen der truth {iber die Tierinzidenzen und Dispersaler-
eignisse miissen in den rdumlichen Kontext des Patch-Matrix- bzw. ras-
terbasierten Inzidenzmodells eingeordnet werden.

3. Die Metapopulationsanalyse wird an dieser Stelle implementiert.

Diese Aufgaben erfiillen zwei Module, von denen eins (patch-module) auf die
Patch-Matrix-Struktur und das andere (grid-module) auf die Rasterstruktur
ausgelegt ist.

2.8.1 Konvertierung der Habitatlandschaft

Die in Abschnitt 2.5 erzeugte Habitatlandschaft liegt in einem Rasterformat
vorgegebener Kantenlénge vor. Die Inzidenzverfahren bilden die Landschafts-
struktur rdumlich realistisch ab. In diesem Abschnitt wird die Vorgehensweise
vorgestellt, wie wir die rdumlichen Informationen in die jeweilige Darstellung
der Inzidenzmodelle iibertragen.

Konvertierung in ein Rasterformat

Wir legen iiber die Habitatlandschaft ein neues Raster mit der Gridgrdfe
gridsize. Die Habitatqualitit einer Zelle des neuen, grobmaschigeren Rasters
berechnet sich als Mittelwert der Qualitdten der darunter liegenden Habitatzel-
len. Ist die so berechnete Qualitdt grofer null, so ist die neue Zelle ein potenzi-
elles Habitat und sie wird in den Vektor der Habitatzellen eingefiigt.

Konvertierung in die Patch-Matrix-Struktur

Die Vektorisierung der vorliegenden Rasterdaten in das Patch-Matrix-Format
geschieht mit Hilfe eines flooding-Algorithmus. Dazu wird jede Zelle der zu-
grunde liegenden Habitatlandschaft mit einer Markierung versehen. Ist die Ha-
bitatqualitdt der betrachteten Zelle gleich null, so gehort sie zur Matrix und
wird mit einer entsprechenden Markierung versehen. Anderenfalls handelt es
sich um eine Habitatzelle, die mit der Nummer des aktuellen Patches markiert
wird.
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Nun wird die Moore-Nachbarschaft abgesucht und der Vorgang in jeder Zelle
wiederholt, die noch keine Markierung trigt. Auf diese Weise wird jede Zelle
erfasst. Die Fliachengrofen der entstandenen Patches erhalten wir durch Sum-
mation der Zellengréfsen. Der Mittelpunkt eines Patches berechnet sich als Mit-
telwert der addierten Zellenkoordinaten (Schwerpunkt).

2.8.2 Beobachtung der Verteilungsmuster

In der truth werden in jedem Jahr die Positionen aller Organismen aufgezeich-
net. Wenn wir wissen wollen, ob ein Patch oder eine Zelle in einem bestimmten
Jahr besetzt war, so haben wir zu {iberpriifen, ob zu diesem Zeitpunkt min-
destens ein Koordinatenpaar existiert, das im Bereich jenes Patches oder jener
Zelle liegt. Dies ist im Fall des rasterbasierten Modells trivial. Fiir die Patch-
Matrix-Struktur verwenden wir das zugrunde liegende Habitat-Raster mit den
in Abschnitt 2.8.1 vorgestellten Markierungen. Diese erlauben es, die rdumlich
explizite Darstellung einer Tierposition mit der rdumlich realistischen Darstel-
lung der Patch-Matrix-Struktur zu verbinden.!!

Bei dem vorliegenden Beobachtungsverfahren handelt es sich um die Simulati-
on eines ,perfekten Biologen“. Dies korrespondiert mit der Entdeckung wirklich
jedes Individuums in der untersuchten Landschaft, was in realen Freilandunter-
suchungen nicht zu erreichen sein diirfte.

Beide Module ermitteln dadurch die Snapshotdaten. Dies sind die beobach-
teten Vorkommenswahrscheinlichkeiten, an die wir die Inzidenzgleichungen
fitten. Diese Snapshotbeobachtungen basieren in der Regel auf nur weni-
gen, meist kurz oder unmittelbar aufeinander folgenden Untersuchungsjah-
ren. ObservationStart gibt den Beginn dieses Untersuchungszeitraums an,
NObservations die Anzahl der Beobachtungsjahre und OInterval das Intervall
zwischen den einzelnen Beobachtungen (jeweils in Jahren respektive Generatio-
nen).

2.8.3 Implementierung der Metapopulationsanalyse

In den beiden Modulen erfolgt ebenfalls die Implementierung der in Ab-
schnitt 2.7 vorgestellten Metapopulationsanalyse. Dies ist aus zwei Griinden
angebracht: Erstens miissen die Zustandsiibergénge der Habitate sowie nach den
Gleichungen (2.41) und (2.42) die mittleren Inzidenzen bekannt sein. Zweitens
bendtigen wir die Dispersalereignisse.

Dazu werden zwei weitere Parameter angegeben, die die Start- und Endjahre
einer moglichst langen Untersuchung angeben. Die Metapopulationsanalyse be-
stimmt mit dem gleichen Verfahren wie in Abschnitt 2.8.2 die mittleren Inziden-
zen der Patches bzw. Zellen iiber den angegebenen Zeitraum. Dies ermoglicht die

Die Dispersalereignisse ordnen wir aufgrund ihrer Start- und Endkoordinaten analog den
Quell- /Zielpatches bzw. den Quell-/Zielzellen zu.
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Ermittlung der ,realen, asymptotischen“ Inzidenzen, mit denen die Prognosen
der Inzidenzmodelle verglichen werden kénnen. Dies ist jedoch erst der zwei-
te Schritt der Inzidenzverfahren. Wir benétigen die Informationen aus diesem
langen Beobachtungsraum vor allem fiir die Metapopulationsanalyse.

Die weitere Implementierung der Metapopulationsanalyse ergibt sich offenkun-
dig aus den Angaben in Abschnitt 2.7; sie wird hier nicht weiter vorgestellt.

2.9 Szenarien und Durchfithrung der
Simulationslaufe

In diesem Abschnitt werden die implementierten Szenarien begriindet und be-
schrieben. Der Abschnitt iiber die Durchfithrung der Simulationslaufe streift die
technischen Herausforderungen dieser Arbeit.

2.9.1 Habitatlandschaften

Um realistische Habitatlandschaften zu erzeugen, werden mit Hilfe eines GIS aus
der Biotoptypenkartierung von Eibich (2001) zentrale Landschaftsmerkmale der
Habitate von Platycleis albopunctata im Naturpark Hakberge berechnet (siehe
Abbildung 2.9). Die Ergebnisse sind in Tabelle 2.4 dargestellt.'?

Tabelle 2.4: Eigenschaften der Habitatlandschaft von Platycleis albopunctataim Naturpark
HaBberge (berechnet aus Eibich, 2001).

Grofe 5700 m x 12920 m
Fliche 7364.4 ha
Habitatfliche 100.48 ha
Habitatanteil 0.014

Patchanzahl 102

Patches pro ha 0.014
Durchschnittliche Patchgrofe (Standardabweichung) 0.99 (1.68) ha
Minimale Patchgrofe 0.12 ha

Maximale Patchgrofse 12.28 ha

Da der Generator lage sich iiberlappende Habitate zuldsst, miissen wir ihn mit
einer etwas grofseren Anzahl von Habitaten parametrisieren. Die Grofenanga-
ben werden entsprechend skaliert, so dass sich ein dhnliches Szenario wie in
Tabelle 2.4 ergibt. Dieses ist die Standard-Landschaft (vgl. mit Abbildung 2.3
auf Seite 24). Um die Effekte von ,Klumpung“ und Habitatgrofe sowie Vari-
anz miteinzubeziehen, werden zum einen die Habitatanzahl und zum anderen

127um Vergleich sei angefiihrt, dass Kindvall (1999) fiir Metrioptera bicolor von 500 ha,
Habitatflache in 116 Patches berichtet.
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Abbildung 2.9: Reale Habitatlandschaft von Platycleis albopunctata in den HaRbergen.
Sie ist im gleichen MaRstab dargestellt wie die Standardlandschaft in Abbildung 2.3 auf

Seite 24. Die statistischen Eigenschaften sind in Tabelle 2.4 aufgelistet.
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die durchschnittliche Patchgrofe samt Standardabweichung jeweils um rund 15
Prozent erhoht und erniedrigt (vgl.Tabelle 2.5).

Tabelle 2.5: Landschaftsszenarien. Die Landschaft 1 hat die Standard-Eigenschaften. Al-
le leeren Felder haben die gleichen Werte wie die Standardlandschaft. Einheiten wie in
Abschnitt 2.5.

Szenario 1 2 3 4 5
WorldSizeX 8500

WorldSizeY 8500

NoPatches 105 90 120
MeanPatchSize 9500 8000 11000
VariancePatchSize 22000 18700 25300
pizelScale 20

Wir haben zusétzlich versucht, die Habitatlandschaft der Heuschrecken in den
Hafkbergen mit dem Landschaftsgenerator von Hiebeler (2000, Ecological Archi-
ves E-081-019-S1)'® abzubilden. Es hat sich allerdings gezeigt, dass dieser ab
einem gewissen Grad hochfragmentierter Landschaften dazu nicht in der Lage
ist.

2.9.2 Spezies

Zur Parametrisierung des individuenbasierten Modells ist aufgrund des hochdi-
mensionalen Parameterraums eine Vielzahl von Testldufen vorgenommen wor-
den. Insgesamt sind weit iiber 1000 verschiedene Kombinationen getestet wor-
den, darunter auch Varianten mit globalen Katastrophen und globalen Kli-
maschwankungen anstelle der lokalen Katastrophen. Diese intensiven Studien
fiihrten zu dem Ergebnis, dass auf dem Landschaftsmafistab rdumlich unkorre-
lierte Umweltschwankungen wesentlich fiir eine Metapopulationsdynamik sind.
Simulationen mit den beiden anderen Stochastizititen fithren entweder zu einer
raschen Ausléschung der Metapopulation oder zu extrem wenigen Turnoverer-
eignissen.

Als eine sehr sinnvolle Parameterkombination der lokalen Katastrophen haben
sich die in Tabelle 2.6 aufgefilhrten Werte herausgestellt. Eine Erhohung der
Katastrophenauswirkungen (mehr Katastrophen, goferes Gebiet, hohere Ex-
tinktionswahrscheinlichkeit eines Nestes) hat eine rasche Extinktion zur Folge.
Niedrigere Werte verringern die Turnoverdynamik erheblich.

Die maximale Anzahl von Nestern pro Hektar wird auf 400 gesetzt (S. Hein,
pers. Mitteilung). Dieser Wert entspricht auch gut der von Kindvall et al. (1998)
fiir Metrioptera roeseli angegebenen normalen Populationsdichte von 500 Indi-
viduen pro Hektar.

3http://www.esapubs.org/archive/ecol/E081/019/default.htm (5.12.2001)
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Tauscher (1986, zitiert nach Poethke et al. (1996a)) gibt fiir die mittlere Ei-
zahl 100-300 bei einer Uberlebenswahrscheinlichkeit von etwa zwei Prozent an.
Wir setzen daher maxEggsPer Animal auf zehn (vgl. die Modellannahmen von
Griebeler & Gottschalk, 2000).'* Das Alter mazAge betrigt 80 Tage und der
Initialwert der Populationsgrofe 90000 Individuen.

Tabelle 2.6: Parameterwerte der drei simulierten Heuschreckenarten. Alle leeren Felder
haben die gleichen Werte wie Spezies 1. Einheiten wie in Abschnitt 2.6.

Spezies 1 2 3
# localcat. 3

area local cat. 0.33

prob. local cat. 0.67
mazrFEqggsPerAnimal 10

maxAge 80

maxNestsPerHa 400

iniNum 90000

patchTurn 1.57

matricTurn 0.785

nest Radius 4 5 6
mateRadius 8 8 10
patchDist 10 15 20
matrizDist 70 140 210

In unseren Szenarien wollen wir drei Arten unterscheiden, die in ihrem Bewe-
gungsverhalten, ihrem Dispersal- und Reproduktionsvermdgen variieren. Dies
erreichen wir durch Variation der vier Parameter nestRadius, mateRadius,
patchDist und matrixzDist. Kindvall et al. (1998) weisen darauf hin, dass sich
Metrioptera roeseli auf eine Entfernung von 2-8 Metern héren. Wir kénnen davon
ausgehen, dass der nestRadius etwas geringer als der mateRadius ist. Da bei
der Paarung zwei Individuen beteiligt sind, gehen wir davon aus, dass ein Indi-
viduum einen Paarungspartner aufgrund der Wechselwirkung besser detektieren
kann als eine Ressource. Der mate Radius sollte daher ungefihr doppelt so grofs
sein wie der nestRadius (vgl. Angaben in Kindvall, 1999). Intensive Vorunter-
suchungen haben ergeben, dass ein Ressourcendetektionsradius von mindestens
drei Metern notwendig ist, um eine akzeptable Anzahl an Dispersalereignissen
zu erhalten. Dies kann so erklart werden, dass anderenfalls dispergierende, be-
fruchtete Weibchen keine Nester finden, um ihre Eier zu legen.

Was die téglichen Bewegungsdistanzen betrifft, haben wir uns an Kindvall
(1999) orientiert. Da sich patchDist und matrizDist auf maximale Strecken
und nicht auf Mittelwerte von Verteilungen beziehen, werden ihre Betrige ent-
sprechend hoch angesetzt. Die Vorstudien haben ergeben, dass patchDist die
Emigrationsrate beeinflusst. Je niedriger der Wert ist, desto patrophiler ist die
Art. Mit zunehmendem patchDist sind die Individuen dagegen eher ,bereit®,

'"Sie gehen von einer maximalen Eianzahl von 100 und einer Eimortalititsrate von 0.6 aus.
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ihr Habitat zu verlassen und sich auf Dispersion durch die Matrix zu begeben.
Die maximalen Drehwinkel werden im Habitat mit 1.57 und in der Matrix mit
0.785 fiir alle Szenarien konstant gehalten.

Tabelle 2.6 fasst die Parameterwerte der drei Arten zusammen. Nach S. Hein
(pers. Mitteilung) sind diese Annahmen gerechtfertigt, um eine generische, weit-
gehend an Platycleis albopunctata orientierte Heuschreckenart abzubilden. In
mehreren Replikaten {iber 1000 Generationen ist gezeigt worden, dass diese
Modellparameter-Kombinationen eine Persistenz der Metapopulation sowie die
Konvergenz gegen einen quasi-stabilen Zustand sensu Gosselin (1999) gewihr-
leisten. Die Voruntersuchungen deuten zudem darauf hin, dass 200 Generationen
geniigen, um fiir alle Szenarien diesen Zustand zu erreichen.

2.9.3 Virtuelle Biologen

Zur Metapopulationsanalyse werden die Daten ab der 200. Generation erhoben,
da wir ab diesem Zeitpunkt davon ausgehen konnen, dass die Metapopulation
ihr Quasi-Gleichgewicht erreicht hat (siehe vorherigen Abschnitt). Die truth
wird dann noch 400 weitere Jahre laufen gelassen.

Es werden insgesamt zehn Snapshotdatensitze erhoben (siehe Tabelle 2.7). Je-
weils fiinf davon entsprechen zwei bzw. fiinf aufeinander folgenden Jahren, was
in Freilandversuchen realisierbar ist (Moilanen, 2001).

Tabelle 2.7: Wahl der Snapshotjahre mit Umfang, Abstandsintervall und Beginn des Un-
tersuchungszeitraums.

Snapshotdatensatz ~NObservations Olnterval ObservationStart

200
200
300
300
400
400
500
500
995
595

—_
[\
—_

© 00 ~J O O i W N
TN O N O DN Ot b Ot
e e el

—_
o

2.9.4 Initialwerte der numerischen Verfahren
Die Fitverfahren in Abschnitt 2.7.2 und das Simulated Annealing-Verfahren

(Abschnitt 2.4.2) benétigen Initial- und Parameterwerte. Wir geben sie samt
Herleitung in Anhang D (Seite 131 ff.) an.
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2.9.5 Rastergrole

Wir verwenden in dieser Arbeit eine Kantenldnge von 100 m, so dass die Fléche
einer Zelle der durchschnittlichen Habitatgrofe in der Patch-Matrix-Darstellung
entspricht. Der Verfasser hat in seinen Voruntersuchungen mehrere Raster un-
terschiedlicher Grofse erzeugt und nach ihrer Tauglichkeit beurteilt, die Habitat-
landschaft abzubilden. Dies geschieht bei 100 m in einem zufrieden stellenden
Magke.'?

2.9.6 Durchfiihrung

Die Simulationen werden auf dem Rechencluster der Okologischen Station der
Universitdt Wiirzburg, bestehend aus zehn Rechnern mit 1.4 GHz Rechen-
leistung, ausgefiihrt. Sie dauern rund 58 Stunden und produzieren insgesamt
11.0 GB Daten, wobei der Output der truth hierin bereits komprimiert ein-
geht.

Die Simulationsldufe sind durch die Verwendung mehrerer Makefiles und Shell-
Skripte automatisiert. Die kommentierten Quelltexte sowie eine Dokumentation
sind auf der beiliegenden CD zu finden (siehe Anhang F).

'5Um sicherzustellen, dass auch kleine Habitate getrennt von benachbarten Patches auf-
gel6st werden, bietet sich alternativ als Rastergrofie ein Wert an, der sich aus dem kleinsten
Patch ableitet.
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3 Ergebnisse

In Abschnitt 3.1 werden die Ergebnisse der Simulationsldufe der truth fiir
die verschiedenen Arten in den ausgewihlten Landschaftskonfigurationen vor-
gestellt. Besonderes Augenmerk wird auf die Analyse des Verhaltens der un-
tersuchten Arten auf Metapopulationsebene gelegt. Abschnitt 3.2 prisentiert
die ,wahren“ Metapopulationsparameter, die aus der truth bestimmt werden.
In Abschnitt 3.3 werden sie den Schitzern der Inzidenzmodelle gegeniiberge-
stellt. Wir untersuchen die systematischen Abweichungen und gehen auf die
Streuungen der Schitzwerte ein. In Abschnitt 3.4 geben wir die wahren Wer-
te der Migrationsparameter bei der Parameterschitzung vor, so dass die Log-
Likelihood-Funktion nur noch in zwei Parameterdimensionen zu optimieren ist.
Dieses Vorgehen fiihrt zu einer deutlichen Verbesserung der Schétzbarkeit der
metapopulationsdynamischen Parameter vor allem im Patch-Matrix-Modell. In
einem weiteren Schritt untersuchen wir, wie sich der Umfang der erhobenen
Snapshotdaten auf die Qualitdt der Schitzung auswirkt. Schlussendlich koén-
nen wir Bedingungen angeben, unter denen die Prozessparameter auch mit dem
rasterbasierten Inzidenzmodell deutlich verbessert ermittelt werden kdnnen.

3.1 Metapopulationseigenschaften

Es sind insgesamt 150 Simulationsldufe (drei Arten in fiinf Landschaften mit
jeweils zehn Replikaten) durchgefiihrt worden. In allen Fillen ist die generische
Heuschreckenart persistent.

Die Eigenschaften der vom Generator lage erzeugten Habitatlandschaften sind
in Tabelle 3.1 dargestellt. Sie stimmen mit den empirischen Daten der Hafiberge-
Habitate (Tabelle 2.4, Seite 38) gut iiberein. Gemittelt iiber alle fiinf Land-
schaftskonfigurationen ergeben sich 99.8 Habitatpatches mit einer durchschnitt-
lichen Flidchengrofe von 1.47 ha (Standardabweichung 1.6). Der Habitatanteil
an der Gesamtfliche ist 2.03 Prozent.

Der Habitatanteil an der gesamten Landschaft betragt 2.05 % (Landschaft 1),
1.72 %(Landschaft 2), 2.30 %(Landschaft 3), 1.78 %(Landschaft 4) und
2.28 %(Landschaft 5). Die Konfigurationen 3 (viele Patches) und 5 (grofe Pat-
ches) haben jeweils gut 11 Prozent bzw. 12 Prozent mehr Gesamthabitatfliche
als die Standardlandschaft (Habitatanteil an Gesamtflaiche von 2.05 Prozent).
Die Konfigurationen 2 (wenige Patches) und 4 (kleine Patches) weisen im Ver-
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Tabelle 3.1: Eigenschaften der generierten Habitatlandschaften (Mittelwerte iiber die zehn
Replikate).

Landschaft 1 2 3 4 5 %)

Habitatanzahl 100 84 115 100 100 | 99.8
© Habitatgrofe [hal 148 148 1.45 1.29 1.65 | 1.47
Std.abw. Habitatgrofe |[ha] 1.60 1.65 1.55 1.39 1.80 | 1.60
Habitatanteil an Gesamtflache [%] | 2.05 1.72 230 1.78 2.28 | 2.03
Minimale Fléchengrife [ha] 02 02 02 02 02 |02

Maximale Fléchengrofe [ha] 6.76 6.76 6.76 6.2 7.88 | 6.87

gleich zu Landschaft 1 rund 16 Prozent bzw. 13 Prozent weniger Habitatflache
auf.

Wir haben die drei Spezies im truth-Modell so parametrisiert, dass sie sich
hinsichtlich ihres Dispersions- und Reproduktionsvermoégens unterscheiden. Um
dies zu verifizieren, betrachten wir zunéichst in Tabelle 3.2 fiir jede Art-
Landschafts-Kombination die durchschnittlichen Dispersaldistanzen sowie die
Dispersalraten. Es ist deutlich zu erkennen, dass beide Merkmale im Wesent-
lichen von der Spezies abhéingen. Die Dispersaldistanzen von Spezies 3 sind in
allen Landschaftskonfigurationen grofer als die von Spezies 2. Diese legt wieder-
um im Durchschnitt in allen Landschaftsszenarien weitere Strecken zuriick als
Spezies 1. In aufsteigender Reihenfolge ihrer Nummerierung haben die Spezies
zudem mit einer grofseren Dispersalrate die starkere Neigung, ihr Heimathabitat
zu verlassen.

Wir entnehmen der Tabelle weiterhin folgende Einfliisse der Landschafskon-
figuration auf die Dispersalrate, die fiir alle untersuchten Spezies gelten: Die
Dispersalrate ist fiir Szenarien mit vielen Patches (Landschaft 3) am hochsten.
Hier ist die Wahrscheinlichkeit fiir Migranten am grofsten, ein Zielpatch zu fin-
den. Im Landschaftstyp 2 (wenige Patches) tritt genau der gegenteilige Effekt
auf. Die Dispersalraten nehmen die geringsten Werte an. Dariiber hinaus lésst
sich feststellen, dass die Dispersalraten um so grofer sind, je kleiner die durch-
schnittliche Patchfldche ist (Landschaft 4 hat im Durchschnitt rund 15 Prozent
kleinere Habitate als die Standardlandschaft 1, wohingegen Landschaft 5 rund
15 Prozent grofere Patches hat).

Die in der Simulation gemessenen Dispersaldistanzen sind innerhalb einer Spezi-
es fiir Landschaftskonfigurationen mit wenigen Patches am gréfiten. Hier miissen
die Individuen die weitesten Strecken zuriicklegen, bis sie ein Zielpatch finden.
Es zeigt sich zudem, dass die realen Dispersaldistanzen vom Ort der Geburt bis
zur ersten Eiablage kleiner sind als die Modellannahmen (Entfernung zwischen
den Patchmittelpunkten). Dies liegt vermutlich daran, dass die Weibchen ihr
Heimatpatch in dem Bereich verlassen, der ndher am spéteren Zielpatch liegt.
Die dortige Eiablage liegt vom Heimatpatch aus gesehen in den meisten Fillen
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3.1 Metapopulationseigenschaften

Tabelle 3.2: Fiir jede Art-Landschafts-Kombination sind die Anzahl der Mainlands, die Dis-
persalrate und die Dispersaldistanz dargestellt. Bei den Angaben handelt es sich um Mittel-
werte iiber die zehn Replikate und ihre Standardabweichungen (in Klammern). Die Disper-
saldistanzen des Modells ergeben sich aus der euklidischen Distanz der Patch-Mittelpunkte.
Die simulierten Dispersaldistanzen wurden als Entfernung zwischen dem Ort der Befruch-
tung und der ersten Eiablage gemessen.

2
2
.
5 =
— <% | Mainlands Dispersalrate [%]| © Dispersaldistanz [m]
Modell  Simulation
1 1]010(0.30)  055(0.03) 290 (2) 192 (2)
2 10000000  034(0.04)  301(8) 198 (7)
3 10020060  0.64(0.03)  292(2) 191 (2)
4 110.10(0.30) 057 (0.05) 288 (7) 208 (6)
5 1000000  0.54(0.02)  202(2) 188 (2)
1 21]020(0.40)  1.74 (0.03) 406 (3) 353 (3)
2 2| 0.00 (0.00) 1.21 (0.02) 444 (5) 384 (6)
3 2010(030)  1.92(0.04) 412 (4) 357 (4)
4 2020 (0.40) 1.81 (0.03) 407 (4) 364 (4)
5 2030(0.64)  1.66(0.01) 408 (3) 351 (3)
130000000 423 (0.04)  5TL(4) 542 (4)
2 31000(0.00)  319(0.03) 611 (4) 578 (4)
3 3000(0.00)  4.66(0.03) 577 (2) 548 (3)
4 30000(0.00) 447 (0.03) 577 (3) 554 (4)
5 300.00(0.00)  3.92(0.04) 569 (4) 536 (4)
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3 Ergebnisse

vor dem Mittelpunkt. Diese systematische Unterschitzung verringert sich, wenn
die Art grundsétzlich iiber grofere Strecken dispergiert.

Tabelle 3.3 enthélt die Metapopulationsgrofen (Summe aller Individuen) der
Spezies in den jeweiligen Landschaften. Die durchschnittliche Metapopulati-
onsgrofe liegt (in aufsteigender Reihenfolge der Nummerierung der Arten) bei
16999.5, 25691.2 und 28174.8 Individuen, was 29.0, 43.9 bzw. 48.1 Prozent der
maximalen Tragfihigkeit! entspricht. Der Anteil der besetzten Habitate betriigt
fiir die erste (zweite, dritte) Art im Durchschnitt {iber alle Landschaften 31.7
(62.4, 75.0) Prozent. Die Arten mit hoheren Dispersalraten, weiteren durch-
schnittlichen Wanderstrecken und besseren Reproduktionsfihigkeiten (héherer
nest Radius und hoherer mate Radius) besiedeln mehr Habitate und haben eine
grofere Organismenzahl.

Tabelle 3.3: MetapopulationsgréRe als Summe aller lokalen Populationsgrélen sowie der
Anteil der besetzten Habitate fiir alle Art-Landschafts-Kombinationen. Die Angaben sind
Mittelwerte iiber die zehn Replikate, die Werte in Klammern direkt in den jeweiligen Spalten
die dazugehorigen Standardabweichungen. In den Spalten ,Std.abw.” stehen die Standard-
abweichungen der MetapopulationsgroBe bzw. des Anteils der besetzten Habitate, die sich
tiber die 400 Untersuchungsjahre ergeben. Sie werden als MaR dafiir gesehen, ob die Me-
tapopulation ihren quasi-stabilen Zustand erreicht hat.

:

2

.

g £

—= <t | Metapop.grofe Std.abw. Besetzte Habitate [%]  Stdabw.
1 1| 18138.2(825.0)  3943.4 (240.5) 33.9 (2.3) 3.6 (1.0)
2 1| 14807.4 (1156.7) 3316.6 (329.6) 29.9 (2.1) 3.4 (0.9)
31| 197026 (1362.7) 4383.0 (322.7) 33.9 (3.1) 3.4 (0.9)
4 1| 13016.1 (1258.4) 3246.8 (387.8) 27.8 (3.1) 3.4 (1.1)
5 1| 19333.1 (1616.7) 4119.5 (434.5) 32.9 (3.8) 3.2 (0.7)
1 2| 263586 (532.5)  4371.2 (173.3) 65.1 (2.2) 48 (1.2)
2 2| 20921.6 (973.6) 3263.1 (112.8) 52.3 (4.4) 3.4 (0.8)
3 2| 302239 (534.3)  4720.0 (172.3) 69.2 (2.4) 4.5 (0.4)
4 2| 212088 (733.4)  3524.5 (198.9) 57.9 (3.1) 4.7 (0.8)
5 2| 29743.3 (808.9)  4734.7 (179.0) 67.3 (2.3) 3.9 (0.5)
1 3| 284831 (200.5)  4469.8 (156.0) 75.9 (0.3) 3.4 (0.1)
2 3| 238111 (180.0)  3344.2 (134.7) 69.8 (0.3) 3.3 (0.1)
3 3| 326448 (103.2) 48127 (108.8) 79.7 (0.2) 3.0 (0.1)
4 3 | 23866.3 (172.6) 3704.5 (127.0) 72.5 (0.5) 3.8 (0.2)
5 3| 320689 (249.5)  5027.5 (157.6) 76.7 (0.2) 3.2 (0.1)

Wir haben bereits konstatiert, dass die Metapopulationen im Untersuchungs-
zeitraum persistent sind. Wie sieht es aber mit der Voraussetzung der Inzidenz-
modelle aus, dass die Metapopulationen ihren quasi-stabilen Zustand erreicht

'Die maximale Tragfihigkeit ergibt sich aus der Anzahl der Ressourcen in einer Land-
schaft.
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3.1 Metapopulationseigenschaften

haben? In Tabelle 3.3 sind fiir den Anteil der besetzten Habitate nicht nur die
Mittelwerte iiber die 400 Beobachtungsjahre, sondern auch die Standardabwei-
chungen angegeben. Diese nehmen gemittelt iiber die zehn Replikate allesamt
niedrige Werte an. Sie sind vor allem im Verhéltnis zu den Mittelwerten deutlich
kleiner als dies etwa bei der Metapopulationsgrofie der Fall ist. Die Fluktuatio-
nen in der Metapopulationsgrofse im Beobachtungsverlauf sind grofser als die
Schwankungen des Anteils besetzter Habitate. Wir gehen daher vom Erreichen
des Extinktions-Kolonisations-Gleichgewichts aus.

Die drei untersuchten Arten unterscheiden sich deutlich in ihrem Verhalten auf
Metapopulationsebene. Spezies 1 besetzt deutlich weniger Habitate als Spezies 2
und 3. Der Anteil der besetzten Habitate, der uns bereits aus Tabelle 3.3 bekannt
ist, wird fiir jede Art-Landschafts-Kombination in Abbildung 3.1 graphisch auf-
bereitet. Innerhalb einer Spezies ist er gering fiir Landschaftskonfigurationen
mit wenigen Patches (Landschaft 2) und kleinen Habitaten (Landschaft 4). Ei-
ne grofere Anzahl von Patches (Landschaft 3) fithrt zu etwas mehr besetzten
Habitaten als dies bei groferen, aber gleich vielen Habitaten (Landschaft 5) der
Fall ist.

1 T T T T : T
Spezies 3 ——
Spezies 2 —-%--
. 06 T T T .
5 <
ks
é 04 7
< Koo . K
2 02 .
0 | | | | |
1 2 3 4 5
Landschaft

Abbildung 3.1: Anteil der besetzten Habitate fiir die untersuchten Spezies in Abhangigkeit
von der Habitatlandschaft. Dargestellt sind die Mittelwerte iiber die zehn Replikate. Die
Linien zwischen den Datenpunkten dienen lediglich einer besseren Orientierung.

Abbildung 3.2 zeigt die Turnoverraten als weiteren Indikator fiir makroskopi-
sches Systemverhalten. Demnach sind fiir Spezies 3 am meisten und fiir Spe-
zies 1 am wenigsten Turnoverereignisse zu verzeichnen. Die durchschnittliche
Turnoverrate ist fiir Spezies 1 (2, 3) 1.45 (8.04, 11.24) Prozent. Fiir unterschied-
liche Landschaftstypen ergibt sich ein dhnliches qualitatives Verhalten wie beim

49



3 Ergebnisse

Anteil der besetzten Habitate. Vor allem fiir Spezies 2 ist hier die Anzahl der zur
Verfiigung stehenden Habitate von entscheidender Bedeutung. In einem dichten
Habitatnetzwerk kénnen viele Patches, die gelegentlich aussterben, von relativ
nahe gelegenen Subpopulationen rekolonisiert werden.
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Abbildung 3.2: Turnoverraten der untersuchten Spezies in Abhangigkeit von der Habitat-
landschaft. Dargestellt sind die Mittelwerte iiber die zehn Replikate. Die Linien zwischen
den Datenpunkten dienen lediglich einer besseren Orientierung.

3.1.1 Uberpriifung der vier Metapopulationsbedingungen

Im Folgenden kontrollieren wir, ob die in Abschnitt 2.7 genannten Bedingungen
fiir das Vorliegen einer Metapopulationsstruktur sensu Hanski et al. (1995a)
gegeben sind.

(i) Populationsstruktur

Wir stellen zunéchst fest, dass die Verteilung der Habitate in den Landschafts-
konfigurationen eine metapopulationsartige Struktur aufweist, die gut mit der
realen Habitatlandschaft in den Hakbergen iibereinstimmt (s. Tabelle 3.1). So-
mit kénnen in sinnvoller Weise Subpopulationen eingegrenzt werden.

Die geringen Dispersalraten, die uns bereits aus Tabelle 3.2 bekannt sind, spre-
chen dafiir, dass es sich um diskrete Habitatpatches handelt, in denen selbst-
stdndige lokale Populationen leben. Der Grofiteil der Individuen bleibt also die
gesamte Lebenszeit im Heimatpatch. Dennoch ist die Migration zwischen den
Patches hoch genug, so dass es einen substanziellen Individuenaustausch gibt.
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3.1 Metapopulationseigenschaften

In Abbildung 3.3 sind die durchschnittlichen Grofen der lokalen Populationen
fiir alle Art-Landschafts-Kombinationen dargestellt. Wéhrend Spezies 2 und 3
fast die gleichen lokalen Populationsgrofen erreichen, besiedelt Spezies 1 Pat-
ches im Schnitt mit deutlich weniger Organismen. Diese Werte verdeutlichen,
dass die lokale Populationsgrofie nicht nur von der Spezies, sondern auch er-
heblich von der Landschaftskonfiguration abhéngt. Die Habitatanzahl, die ja in
den Landschaften 1 bis 3 um jeweils rund 15 Prozent variiert, hat kaum einen
Einfluss auf die durchschnittliche Indidviduenanzahl in einem Habitat. Der ent-
scheidende Faktor ist die durchschnittliche Habitatgrofe, die fiir Landschaft 4
am kleinsten und fiir Landschaft 5 am grofiten ist.
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Abbildung 3.3: Die durchschnittliche lokale PopulationsgroRe ergibt sich aus der durch-
schnittlichen Anzahl von Individuen pro Jahr in einem Habitat. Die hier dargestellten Werte
sind die Mittelwerte der durchschnittlichen PopulationsgroRen iiber die zehn Replikate. Die
Linien zwischen den Datenpunkten dienen lediglich einer besseren Orientierung.

Nach Poethke et al. (1996a) sprechen eine hohe Variabilitédt der lokalen Popula-
tionsgrofen und teilweise extrem geringe Extinktionswahrscheinlichkeiten (vgl.
néchsten Absatz) fiir das Vorhandensein einer rdumlich stark strukturierten Po-
pulation anstelle einer Metapopulation. Die durchschnittlichen Standardabwei-
chungen der lokalen Populationsgrofien betragen fiir Spezies 1 23.7, fiir Spezies 2
26.1 und fiir Spezies 3 23. (bei Mittelwerten von 158.6, 221.7 und 217.6). Diese
Aspekte sind hier also nicht gegeben, so dass wir von eigenstindigen Populatio-
nen ausgehen konnen.
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3 Ergebnisse

(ii) Extinktionsrisiko der groBten lokalen Population

Der Tabelle 3.2 ist zu entnehmen, dass nur sehr vereinzelt ,Mainlands® mit
einer geméfs Abschnitt 2.7.1 geschétzten Extinktionswahrscheinlichkeit < 0.001
auftreten. Fiir Spezies 3 gibt es iiberhaupt keine solcher Patches. Da sich lokale
Katastrophen iiberlagern koénnen, sind selbst sehr grofse lokale Populationen
nicht vor einer Extinktion sicher.

(iii) Rekolonisationen

Die durchschnittlichen Dispersaldistanzen der drei Arten sind 195 m, 362 m
und 551 m (vgl. Tabelle 3.2). Einzelne Individuen kénnen noch sehr viel weitere
Strecken zuriicklegen. Da Weibchen nach ihrer ersten Eiablage auch noch wei-
ter dispergieren, konnen wir davon ausgehen, dass selbst sehr isoliert gelegene
Habitate nach ihrer Ausléschung wieder rekolonisiert werden.

(iv) Asynchronitdt

Die Asynchronitét der lokalen Populationsdynamiken ergibt sich direkt aus
den lokalen Katastrophen und spiegelt sich in den substanziellen Turnoverra-
ten (vgl. Tabelle 3.2) bei gleichzeitiger Metapopulationspersistenz wieder.

Effekte von Habitatfliche und -dichte auf Besetzungsgrad

Die von uns untersuchten Félle zeigen, dass der Anteil der besetzten Habita-
te (Abbildung 3.1) im stochastischen Gleichgewicht innerhalb einer Art mit der
regionalen Habitatdichte (Rescue-Effekt) und der durchschnittlichen Habitatfl4-
che zunimmt (siehe Levins, 1969, 1970; Hanski, 1991). Abbildung 3.3 bestatigt
ferner deutlich den Zusammenhang zwischen der lokalen Populationsgréfie und
der durchschnittlichen Patchflache.

3.2 Ermittelte wahre Metapopulationsparameter

Im vorangegangenen Abschnitt haben wir die Ubereinstimmung des truth-
Modells mit dem Metapopulationskonzept nachgewiesen und sind zudem zu

Abbildung 3.4 (ndchste Seite): Die ,wahren” Metapopulationsparameter werden in Fits
der Patch-Matrix-Modellgleichungen an die aus der truth-Simulation gewonnenen Da-
tenpunkte bestimmt (s. Abschnitt 2.7.2). Hier sind die Fits des Migrationsparameters «
(oben), des Kolonisationsparameters 3’ (Mitte) sowie der beiden Extinktionsparameter e
und z (unten) exemplarisch fiir ein Replikat (Nr. 1) von Spezies 2 in der Standardland-
schaft dargestellt. Als Fit-Verfahren wurde der Levenberg-Marquardt-Algorithmus aus der
GSL und zusatzlich aus gnuplot verwendet. Die beiden Fits stimmen so gut iiberein, dass
kein Unterschied zu erkennen ist.
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3 Ergebnisse

dem Schluss gekommen, dass sich die untersuchten Metapopulationen in einem
Extinktions-Kolonisations-Gleichgewicht befinden. Nun extrahieren wir aus den
Aufzeichnungen der 400 Beobachtungsjahre der truth-Laufe die ;wahren“ Meta-
populationsparameter. Wir verwenden dazu die Informationen iiber die Vorkom-
men der Spezies in den Habitaten und bestimmen daraus in einer Maximum-
Likelihood-Schétzung die Kolonisations- und Extinktionswahrscheinlichkeit je-
des Habitates (vgl. Abschnitt 2.7.1).

Wenn die Kolonisations- und Extinktionswahrscheinlichkeiten bekannt sind,
konnen wir die Metapopulationsparameter in drei Fit-Verfahren ermitteln (vgl.
Abschnitt 2.7.2). Die Extinktionsparameter ergeben sich aus dem Zusammen-
hang zwischen Extinktionsrisiko und Kapazitidt bzw. Flachengrofe. Die Koloni-
sationsparameter werden gefittet, indem die Kolonisationswahrscheinlichkeit in
Beziehung zur Konnektivitdt gesetzt wird. Dazu ist die Kenntnis der Migrati-
onsparameter notwendig, die aus dem Distanz-Immigrantenzahl-Zusammenhang
resultieren. Die mittleren Immigrantenzahlen haben wir in der truth aus den
aufgezeichneten Dispersalereignissen berechnet.

Die Abbildungen 3.4 (Patch-Matrix-Modell) und 3.5 (Rastermodell) zeigen
die Ergebnisse des Parameterfittings exemplarisch fiir ein einzelnes Replikat
der Spezies 2 in der Standardlandschaft. In diesem Fall ist jeweils zusétzlich
ein nichtlinearer Fit nach der Methode der kleinsten Quadrate mit dem in
gnuplot ebenfalls implementierten Levenberg-Marquardt-Algorithmus durch-
gefiithrt worden. Die GSL- und gnuplot-Fits fithren zu so dhnlichen Ergebnissen,
dass sie in den Plots nicht zu unterscheiden sind. Die Parameter werden im
Patch-Matrix-Modell mit einem asymptotischen Standardfehler von 1.96 («),
13.39 (y'), 24.24 (ep) und 14.62 () Prozent sowie im Rasterdatenmodell mit ei-
nem asymptotischen Standardfehler von 1.12 (p), 3.51 () und 3.52 (k) Prozent
gefittet (aus: gnuplot). Die Modellgleichungen werden in allen Replikaten mit
einer dhnlichen Qualitit an die Datenpunkte aus der truth gefittet.

Die Tabellen 3.4 und 3.5 enthalten die Ergebnisse dieser Fits fiir das Patch-
Matrix- bzw. fiir das Rastermodell. Sie listen fiir jede Art-Landschafts-
Kombination die ermittelten Prozessparameter auf.

Die Prozessparameter der Inzidenzmodelle sind laut Literatur (z. B. Hanski,
1994b; Hanski et al., 1996¢; Wahlberg et al., 1996; Hanski, 1999b) artspezifisch.

Abbildung 3.5 (ndchste Seite): Die ,wahren” Metapopulationsparameter werden in Fits
der rasterbasierten Modellgleichungen (100 m) an die aus der truth-Simulation gewonne-
nen Datenpunkte bestimmt (s. Abschnitt 2.7.2). Hier sind die Fits des Migrationsparame-
ters p (oben), des Kolonisationsparameters u (Mitte) sowie des Extinktionsparameters x
(unten) exemplarisch fiir ein Replikat (Nr. 1) von Spezies 2 in der Standardlandschaft dar-
gestellt. Als Fit-Verfahren wurde der Levenberg-Marquardt-Algorithmus aus der GSL und
zusatzlich aus gnuplot verwendet. Die beiden Fits stimmen so gut {iberein, dass kein Un-
terschied zu erkennen ist. Aus technischen Griinden wurde im ersten, oberen Plot nur jeder
fiinfte Datenpunkt in gnuplot verwendet.
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3 Ergebnisse

Tabelle 3.4: Die durch die Fits ermittelten ,wahren” Metapopulationsparameter des Patch-
Matrix-Modells fiir jede Art-Landschafts-Kombination. Dargestellt sind die Mittelwerte so-
wie die Standardabweichungen (in Klammern) iiber die zehn Replikate. Der zweite Teil
der Tabelle enthidlt die artspezifische Auswertung, in der die Mittelwerte und die Stan-
dardabweichungen nicht nur iiber die Replikate, sondern fiir jede Spezies auch iiber ,alle"
fiinf Landschaftskonfigurationen erhoben wurden. Die landschaftsspezifischen Werte iiber
,alle” Spezies finden sich im unteren Teil. Alle Angaben sind auf zwei Nachkommastellen
gerundet.

E

A

o
5 g
< 3 o T Yy €o
1 1 [826(027) 0.95(0.23) 0.12 (0.10) 0.11 (0.03)
1 2 |7.54(052) 0.87(0.10) 0.11 (0.04) 0.12 (0.02)
13 |796(023) 1.13(0.44) 0.15 (0.04) 0.09 (0.05)
1 4 | 744(021) 1.41(0.43) 0.21 (0.19) 0.05 (0.03)
1 5 |814(0.24) 0.93(0.33) 0.09 (0.03) 0.12 (0.04)
2 1 |592(0.28) 118 (0.13) 0.21 (0.04) 0.11 (0.03)
2 2 | 567(026) 1.00(0.13) 0.13 (0.05) 0.16 (0.03)
2 3 |587(0.26) 1.35(0.12) 0.24 (0.04) 0.08 (0.01)
2 4 |544(0.26) 103 (0.08) 0.24 (0.06) 0.14 (0.02)
2 5 |570(0.28) 118 (0.14) 0.25(0.08) 0.11 (0.02)
31 |434(012) 1.21(0.13) 0.16 (0.05) 0.10 (0.02)
3 2 | 424(0.09) 1.21(0.10) 0.7 (0.02) 0.11 (0.02)
3 3 |434(0.12) 1.15(0.16) 0.14(0.02) 0.11 (0.03)
3 4 | 473(0.11) 112 (0.13) 0.14 (0.03) 0.12 (0.03)
3 5 | 4.37(0.20) 118 (0.12) 0.14(0.03) 0.11 (0.02)
1 alle | 7.87 (0.45) 1.06 (0.38) 0.13 (0.11) 0.10 (0.04)
2 alle | 5.72 (0.32) L.15(0.17) 0.21 (0.07) 0.12 (0.04)
3 alle | 441 (0.22) 117 (0.13) 0.15 (0.03) 0.11 (0.02)
alle 1 |6.17 (1.63) L11(0.21) 0.16 (0.08) 0.11 (0.03)
alle 2 | 5.82(1.39) 1.03 (0.18) 0.14 (0.05) 0.13 (0.03)
alle 3 | 6.06(1.50) 1.21 (0.29) 0.18 (0.06) 0.09 (0.03)
alle 4 | 587 (117) L18(0.31) 0.19 (0.12) 0.1 (0.04)
alle 5 | 6.07 (1.58) 1.09 (0.25) 0.16 (0.08) 0.11 (0.03)
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3.2 Ermittelte wahre Metapopulationsparameter

Tabelle 3.5: Die durch die Fits ermittelten ,wahren" Metapopulationsparameter des raster-
basierten Modells fiir jede Art-Landschafts-Kombination. Dargestellt sind die Mittelwerte
sowie die Standardabweichungen (in Klammern) iiber die zehn Replikate. Der zweite Teil
der Tabelle enthidlt die artspezifische Auswertung, in der die Mittelwerte und die Stan-
dardabweichungen nicht nur iiber die Replikate, sondern fiir jede Spezies auch iiber ,alle"
fiinf Landschaftskonfigurationen erhoben wurden. Die landschaftsspezifischen Werte iiber
,alle” Spezies finden sich im unteren Teil. Alle Angaben sind auf zwei Nachkommastellen

gerundet.
g
%
<
= Z
<t — o) W K
1 1 | 31.94 (7.55) 0.05 (0.04) 17.96 (8.60)
1 2 | 21.94 (6.48) 0.16 (0.14) 18.79 (23.46)
1 3 | 27.01 (8.12) 0.10 (0.08) 13.60 (8.34)
1 4 | 30.48 (6.40) 0.07 (0.06) 28.36 (27.40)
1 5 | 29.89 (5.65) 0.05 (0.02) 26.00 (14.60)
2 1 | 23.03 (8.76) 0.13 (0.07) 2.06 (0.19)
2 2 | 29.08 (8.53) 0.06 (0.05) 2.22 (0.34)
2 3 | 18.04 (3.20) 0.17 (0.05) 1.97 (0.11)
2 4 | 28.18 (8.56) 0.07 (0.05) 2.38 (0.15)
2 5 | 30.59 (7.47) 0.06 (0.04) 2.06 (0.13)
3 1 17.51 (4.79) 0.12 (0.05) 1.46 (0.07)
3 2 | 23.66 (11.06) 0.09 (0.06) 1.50 (0.06)
3 3 | 17.39 (0.48) 0.09 (0.01) 1.38 (0.05)
3 4 | 21.06 (10.34) 0.11 (0.06) 1.47 (0.06)
3 5 | 2237 (13.61) 0.09 (0.05) 1.44 (0.04)
1 alle | 28.25 (7.75) 0.08 (0.09) 20.94 (19.00)
2 alle | 25.78 (8.90) 0.10 (0.07) 2.14 (0.25)
3 alle | 20.40 (9.70) 0.10 (0.05) 1.45 (0.07)
alle 1 | 24.16 (9.36) 0.10 (0.07) 7.16 (9.11)
alle 2 | 24.89 (9.39) 0.10 (0.10) 7.50 (15.73)
alle 3 | 20.81 (6.69) 0.12 (0.07) 5.65 (7.40)
alle 4 | 26.57 (9.48) 0.08 (0.06) 10.74 (20.14)
alle 5 | 27.61 (10.24) 0.07 (0.04) 9.83 (14.21)
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3 Ergebnisse

Im mittleren Teil der beiden Tabellen sind daher die Werte der Metapopulations-
parameter artspezifisch dargestellt. Sie wurden nicht nur iiber die zehn Replika-
te, sondern auch iiber alle Landschaftskonfigurationen erhoben. Zum Vergleich
enthalten die Tabellen in ihren unteren Bereichen die ,landschaftsspezifische
Auswertung der Metapopulationsparameter, indem analog iiber alle Replikate
und Spezies gemittelt wurde.

Die landschaftsspezifischen Mittelwerte und Standardabweichungen sind durch-
gehend von der gleichen Grofsenordnung wie die an den Spezies orientierten
Daten. Diese Erscheinung wird in Abschnitt 4.1.2 diskutiert. Aus den dort er-
orterten Griinden werden wir im weiteren Verlauf dieses Kapitels von der Art-
spezifitdt der Metapopulationsparameter ausgehen.

Im folgenden Abschnitt werden wir die Schitzwerte der Inzidenzmodelle fiir die
Metapopulationsparameter betrachten und in Beziehung zu den soeben vorge-
stellten wahren Parameterwerten setzen.

3.3 Geschatzte Metapopulationsparameter

Im vorigen Abschnitt haben wir ,wahre* Werte fiir die Metapopulationspara-
meter bestimmt, indem wir auf eine Reihe von Beobachtungsdaten (An- bzw.
Abwesenheiten sowie Dispersalereignisse) iiber 400 Jahre zuriickgegriffen ha-
ben. Nun widmen wir uns den Schitzwerten, die die Inzidenzmodelle mit we-
sentlich weniger Informationen liefern. Sie verwenden die (Nicht-)Vorkommen
einer Art in den einzelnen Habitaten, die zu bestimmten Zeitpunkten erhoben
werden. Wir haben dabei einen ,perfekten“ Biologen angenommen, der jedes
einzelne Individuum entdeckt. Zur Schitzung der Metapopulationsparameter
verwenden die Inzidenzmodelle einen Maximum-Likelihood-Ansatz, den wir mit
einem Simulated Annealing-Algorithmus optimieren (vgl. Abschnitt 2.4). Fiir
jede Art-Landschafts-Kombination fithren wir dieses Verfahren zusétzlich mit
unterschiedlichen Snapshotkombinationen durch, die sich hinsichtlich ihres Un-
tersuchungsumfangs (zwei oder fiinf aufeinanderfolgende Jahre) und ihres Zeit-
punktes (Beginn in den Jahren 200, 300, 400, 500 oder 595) unterscheiden.

Im Mittelpunkt unseres Interesses steht dabei die Frage, wie genau die Schitzer
der Inzidenzmodelle die wahren Werte treffen und wie prézise sie um diese streu-
en. Abbildung 3.6 zeigt exemplarisch die Schitzwerte des Patch-Matrix-Modells
fiir den Migrationsparameter « aus allen Landschaft-Art-Snapshot-Szenarien,
aufgetragen iiber den wahren Wert fiir jedes Szenario. Fiir alle Spezies kommt
es insgesamt zu einer Unterschétzung des wahren Migrationsparameters. Fiir
Spezies 2 treffen die Schitzer den wahren Wert im Schnitt am genauesten. Die
Streuung ist bei Spezies 1 offensichtlich am gréfsten.

Wir quantifizieren nun die Genauigkeit eines geschitzten Parameters 6, indem
wir den Schatzwert in Relation zu dem ermittelten wahren Wert 0 setzen. Dazu
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Abbildung 3.6: Die vom Patch-Matrix-Modell geschitzten Werte fiir den Migrationspara-
meter « fiir alle Szenarien (Snapshotkombination, Art, Landschaft, Replikat) in Beziehung
zu den zugehorigen ,wahren Werten. Die durchgezogene Linie gibt optimale Ubereinstim-
mung an (man beachte die unterschiedliche Skalierung der beiden Achsen).

verwenden wir den relativen Fehler

9-0

70 = —= 3.1
9 5 (3.1)

)

wobei @ der Mittelwert der f-Schiitzer ist. Ein negativer relativer Fehler bedeutet
eine Unter-, ein positiver eine Uberschiitzung. Je gréfer der Betrag des relativen
Fehlers ist, desto deutlicher differieren Schétzer und wahrer Wert.

Der Variationskoeffizient Vkgy eines Parameterschétzers 6 gibt dariiber Auskunft,
wie prézise 0 bestimmt werden kann. Er berechnet sich nach

Vky = %” : (3.2)

wobei sy die Standardabweichung und 6 den Mittelwert mehrerer Beobachtun-
gen von 6 bezeichnen.

Die relativen Fehler und Variationskoeffizienten der Schétzer des Patch-Matrix-
sowie des Rastermodells sind fiir jeden Metapopulationsparameter in der Tabel-
le 3.6 dargestellt. Dem vorherigen Abschnitt folgend nehmen wir dabei an, dass
die Parameter im Wesentlichen von der Art abhingen und betrachten daher
artspezifische Werte.
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3 Ergebnisse

Tabelle 3.6: Relative Fehler und Variationskoeffizienten (in eckigen Klammern) der ge-
schatzten Metapopulationsparameter des Patch-Matrix-Modells (oben) und des Rastermo-
dells (unten). Die zugrunde liegenden Parameterschitzer stammen aus einem Maximum-
Likelihood-Fit der prognostizierten Inzidenzen an erhobene Snapshotdatensatze. Als Op-
timierungsverfahren wurde Simulated Annealing eingesetzt. Bei den dargestellten Werten
handelt es sich um artspezifische Angaben, die liber alle Snapshotkonfigurationen, Land-
schaftstypen und Replikate gemittelt wurden. In den relativen Fehler findet zudem der
,wahre" Wert Eingang, der iiber alle Landschaftstypen und Replikate erhoben wurde. Man
beachte, den Variationskoeffizienten nicht mit der Standardabweichung zu verwechseln,
weshalb er in eckigen statt runden Klammern angegeben ist. Alle Angaben sind auf zwei
Nachkommastellen gerundet. Die Parameter y' und eq werden im Patch-Matrix-Modell
aus dem geschitzten Wert fiir e/ = ey’ unter Kenntnis der kritischen PatchgroRe Ag
(Beobachtungswert bei den Snapshoterhebungen) sowie der Beziehung eg = AY extrahiert.

Art ‘ « T y' €0
1 —0.44 [0.32] 0.96 [0.20]  13.07 [0.90] —0.54 [0.61]

[ [
2 [-0.26[0.14] 1.18 [0.18]  2.99 [0.40] —0.81 [0.75]
3 [—0.34[020] 1.59[0.16] 8.71[0.67] —0.91 [0.72]

Art ‘ p 1 K

1 —0.60 [0.91]  262.11 [0.35] —0.41 [0.25]
2 |—0.84[1.19] 281.21[0.18]  3.33 [0.20]
3 —0.81 [0.12]  248.87 [0.09] 4.74 [0.06]
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3.3 Geschitzte Metapopulationsparameter

Es gibt teilweise erhebliche Schitzungenauigkeiten. Der relative Fehler des Ko-
lonisationsparameters p des rasterbasierten Modells liegt fiir alle Arten weit
iiber 200. Dies stellt die mit Abstand extremsten Abweichungen dar. Im Patch-
Matrix-Modell wird der Kolonisationsparameter 1’ mit einem relativen Fehler
von 13.07 fiir Spezies 1 {iberschitzt. Fiir die Spezies 3 und 2 betragen die Werte
8.71 und 2.99. Zu erheblichen Abweichungen kommt es ferner beim Extinkti-
onsparameters s, dessen Schétzer fiir die Spezies 2 und 3 deutlich iiber den
wahren Werten liegen (mit einem relativen Fehler von 3.33 bzw. 4.74). Im Fall
von Spezies 1 kommt es dagegen zu einer Unterschitzung.

Ansonsten bleibt festzuhalten, dass die Metapopulationsparameter fiir alle Ar-
ten mit der gleichen Tendenz geschéatzt werden. Im Patch-Matrix-Modell werden
a und eg systematisch unterschitzt sowie z systematisch iiberschétzt. Die Un-
genauigkeiten sind in diesen Féllen allesamt vergleichsweise gering (der relative
Fehler wird hochstens 1.59). Der Migrationsparameter p des Grid-Modells wird
ebenfalls in einem geringen Mafe systematisch unterschétzt.

Die Variationskoeffizienten der Schétzer liegen in einem Bereich von 0.14 bis
1.19. Im Patch-Matrix-Modell werden die Parameter o und z fiir alle Spezies
durchgehend priziser geschitzt als ¢’ und eg. Im rasterbasierten Modell zeichnet
sich ein anderes Bild. Hier werden alle Parameter der Spezies 3 deutlich praziser
geschiitzt als dies bei den beiden anderen Arten der Fall ist, deren Streuung auch
insgesamt grofier ist.

3.3.1 Einfluss des Umfangs der Snapshotdatensitze

Bislang haben wir die Schitzgenauigkeiten untersucht, indem wir die relati-
ven Fehler und Variationskoeffizienten gleichméfig iiber die zugrunde liegenden
Snapshotdatensitze im Umfang von zwei und fiinf Jahren gebildet haben. Kon-
nen wir die Abweichungen der Parameterschétzer von den wahren Werten redu-
zieren, wenn wir nur Beobachtungsdaten verwenden, die aus einer fiinfjahrigen
Untersuchung stammen? In Tabelle 3.7 sind die relativen Fehler und Variati-
onskoeffizienten fiir jeden Metapopulationsparameter, die zum einen nur aus
zweijahrigen Snapshotdaten und zum anderen aus einem Untersuchungsumfang
von fiinf Erhebungen stammen, separat nach dem Erhebungsumfang aufgelistet.

Es zeigt sich, dass durch die Verwendung von mehr Snapshotdaten im Patch-
Matrix-Modell keine besondere Verbesserung in den Schétzwerten erzielt werden
kann. Dies gilt im Wesentlichen fiir alle Metapopulationsparameter und fiir alle
Spezies. Die auf der Basis von fiinf Erhebungsjahren geschétzten Werte sind in
vielen Féllen sogar etwas ungenauer. Mit Blick auf die Variationskoeffizienten
treffen diese Aussagen auch auf die Streuung der Schiatzwerte zu.

Im Rastermodell kommt es zu einer Verdanderung vor allem derjenigen Parame-
ter, die extrem von den wahren Werten abweichen. Thre relativen Fehler reduzie-
ren sich erheblich, wenn fiinf statt zwei Snapshotjahre verwendet werden. Dies
gilt besonders fiir den Kolonisationsparameter p (fiir Spezies 1 von 403.03 auf
159.31, fiir Spezies 2 von 390.28 auf 196.15 und fiir Spezies 3 von 369.39 auf
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3 Ergebnisse

Tabelle 3.7: Relative Fehler und Variationskoeffizienten der mit dem Patch-Matrix-Modell
(oben) bzw. Rastermodell (unten) geschitzten Metapopulationsparameter fiir jede Spezies.
Im Gegensatz zur Tabelle 3.6 wurden hier die relativen Fehler und Variationskoeffizienten
differenziert nach dem Umfang der Snapshotdaten ausgewertet. Die Angaben in den linken
Halften der Spalten wurden Giber Untersuchungen gemittelt, die allesamt auf ,,zwei Snap-
shots” basieren, sich aber hinsichtlich ihres Zeitpunktes (und der Landschaftskonfiguration
sowie des Replikates) unterscheiden. In der rechten Hilfte stehen die Parameterschitzer,
die aus dem Fit der prognostizierten Inzidenzen an beobachtete Snapshotdaten aus fiinf
Jahren resultieren.

Art | 2 Snapshots 5 Snapshots | 2 Snapshots 5 Snapshots

Patch-Matrix
8 | T
1 | —037[0.17] —042[0.19] | 117[0.44]  0.89 [0.38]
2 | —026[0.11] —0.24[0.09] | 1.20[0.37]  1.26 [0.40]
3 | —033[0.13 -033[0.11] | 1.71[0.35]  1.69 [0.41]
y' €o
1 0.69 [8.08]  12.56[12.86] | —0.68 [0.20]  —0.50 [0.28]
2 3.70 [5.00]  3.00[1.30] | —0.81[0.17]  —0.83 [0.12]
3 889 [6.80]  8.74[3.61] | —0.93[0.05  —0.93 [0.06]
100 m-Grid
p | 1
1 | —055[0.35] —0.72[0.20] | 403.03[130.07] 159.31 [94.25]
2 | —0.85[0.02] —0.91[0.01] | 390.28[55.35] 196.15 [33.72]
3 —0.85 [0.01] —0.83 [0.21] 369.39 [29.01] 14K8.77 [55.72]
K
1 | —023[0.17] —0.59 [0.07]
2 437[0.39]  2.24[0.25]
3 6.20 [0.42]  3.26 [0.74]
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3.4 Zweidimensionale Schatzungen mit vorgegebenem Migrationsparameter

148.77). Die Divergenz ist aber nach wie vor sehr hoch. Die relativen Fehler des
Extinktionsparameters « fiir die Spezies 2 und 3 nehmen mit 2.24 statt 4.37
bzw. 3.26 statt 6.29 niedrigere Werte an.

3.4 Zweidimensionale Schatzungen mit
vorgegebenem Migrationsparameter

Die Inzidenzverfahren schitzen die artspezifischen Metapopulationsparameter
mit teilweise erheblichen Ungenauigkeiten. Wir haben gesehen, dass die extrems-
ten Abweichungen zwar durch die Verwendung von fiinf statt zwei Snapshotda-
tensdtzen deutlich reduziert werden kénnen, aber immer noch sehr grofs sind.

In den meisten Anwendungen des Inzidenzmodells (z. B. Hanski, 1994b; Hanski
et al., 1996¢; Moilanen et al., 1998; Wahlberg et al., 1996; ter Braak et al., 1998;
Hokit et al., 2001, vgl. auch Hanski (1999b)) werden nicht drei, sondern nur zwei
Parameter geschéitzt. Dazu wird der Migrationsparameter « aus unabhéngigen
Daten, meist genetischen Untersuchungen, vorgegeben. Wir nehmen nun also
an, dass die Migrationsparameter bekannt sind, und geben sie mit den in Ab-
schnitt 3.2 aus 400 Beobachtungsjahren extrahierten, ,wahren“ Werten vor. Die
Maximum-Likelihood-Funktion des Fits der prognostizierten Inzidenzen an die
beobachteten Habitatbesetzungen ist dann nur noch fiir zwei statt drei Parame-
ter zu optimieren. Im Simulated Annealing-Verfahren haben wir es daher mit
einem reduzierten, zweidimensionalen Parametersuchraum zu tun. Wir kenn-
zeichnen die auf diese Weise geschétzten Parameterwerte mit dem Zusatz ,2D“
statt ,,3D“ und referieren auf dieses Vorgehen mit der Bezeichnung einer ,zwei-
dimensionalen Schétzung*.

Die Ergebnisse dieser zweidimensionalen Schitzungen sind in Tabelle 3.8 aufge-
listet. Sie sind sofort nach dem Umfang der verwendeten Snapshotdaten aufge-
gliedert.

Fiir die Parameter des Patch-Matrix-Modells ist zunéchst festzustellen, dass es
fiir die Genauigkeit und die Prézision der Schitzung keinen grofsen Unterschied
macht, ob zwei oder fiinf Jahre verwendet werden. Ferner bleibt die Tendenz
der dreidimensionalen Schétzung fiir alle Parameter erhalten. Allerdings neh-
men die relativen Fehler (und auch die Variationskoeffizienten) im zweidimen-
sionalen Schétzfall durchgehend niedrige Werte an. Dies gilt insbesondere auch
fiir den Kolonisationsparameter 3. Betragen seine relativen Fehler in der drei-
dimensionalen Schéitzung 13.07, 2.99 und 8.71 (in Reihenfolg der Spezies), so
reduzieren sie sich durch die Vorgabe von « auf 0.39, 0.68 und 2.48 (zwei Jahre)
bzw. 0.46, 0.92 und 2.43 (5 Jahre). Es ist aukerdem zu beobachten, dass alle
Metapopulationsparameter fiir Spezies 3 ungenauer als fiir Spezies 2 und diese
wiederum ungenauer als fiir Spezies 1 geschétzt werden.

Wir betrachten nun den rasterbasierten Kolonisationsparameter p, der dreidi-
mensional extrem tiiberschatzt wird. Im zweidimensionalen Schétzfall und bei
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3 Ergebnisse

Tabelle 3.8: Relative Fehler und Variationskoeffizienten (2D) der geschitzten Metapopula-
tionsparameter fiir jede Spezies bei vorgegebenen Migrationsparametern (wie in Tabelle 3.8
aufgegliedert nach dem Umfang der Snapshotdaten). In den einzelnen Schatzverfahren wer-
den die ,wahren" Werte fiir o und p verwendet, so dass die Maximum-Likelihood-Funktion
vom Simulated Annealing-Algorithmus nur noch in zwei Parameterdimensionen zu optimie-
ren ist.

Art | 2 Snapshots 5 Snapshots | 2 Snapshots 5 Snapshots

Patch-Matrix
T | y'
1 1.08 [0.50] 1.00 [0.35] 0.39 [1.04] 0.46 [0.79]
2 1.34 [0.31] 1.43 [0.29] 0.68 [0.51] 0.92 [0.46]
3 1.59 [0.30] 1.60 [0.22] 2.48 [0.91] 2.43 0.75]
€0
1 —0.61 [0.22] —0.60 [0.22]
2 —0.87 [0.08] —0.89 [0.06]
3 —0.92 [0.04] —0.93 [0.03]
100 m-Grid
[ | K
1 77.73[96.17] 2.91 [4.15] —0.21 [0.25] —0.67 [0.09]
2 77.03[146.13] —0.11 [0.72] 5.11 [3.17] 1.12 [0.40]
3 43.03 [114.20] 1.12 [1.41] 6.17 [3.90] 1.91 [0.75]

Verwendung von zwei Snapshotdatensitzen liegen die relativen Fehler fiir die
drei Arten bei 77.73, 77.03 und 43.03. Diese Werte sind zwar im Vergleich zur
3D-Schitzung deutlich reduziert, aber immer noch sehr hoch. Werden jedoch
Beobachtungsdaten iiber einen fiinfjahrigen Zeiraum verwendet, betragen die
relativen Fehler fiir ;1 nur noch 2.91, —0.11 und 1.12. Zugleich verringern sich
die Variationskoeffizienten erheblich.

Fiir den Extinktionsparameter k ergibt sich folgendes Bild: Im dreidimensiona-
len Schétzverfahren wird er fiir die Spezies 2 und 3 deutlich iiberschétzt, wobei
dieser Effekt durch eine grofere Anzahl von Beobachtungsdaten reduziert wer-
den kann (Tabelle 3.7). Wenn wir den bekannten Wert von p vorgeben, nehmen
die relativen Fehler im Fall von fiinf Snapshotdaten mit 1.12 (Spezies 2) und
1.91 (Spezies 3) sehr moderate Werte an. Fiir die rasterbasierten Parameter sind
die Tendenzen der Uber- und Unterschitzungen auch hier mit der dreidimen-
sionalen Schéitzung konsistent.

In Abbildung 3.7 ist fiir alle drei Arten die Treffgenauigkeit des zweidimensio-
nalen Schétzverfahrens unter Verwendung von fiinf Snapshotdatensétzen visua-
lisiert. Zudem sind sowohl die Varianzen der Schétzwerte als auch der wahren
Werte dargestellt.

Der absolute Wert des Patch-Matrix-Schétzers fiir den Extinktionsparameter eg
liegt fiir die Spezies 2 und 3 um etwa eine Grofenordnung unterhalb des wahren
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3.4 Zweidimensionale Schatzungen mit vorgegebenem Migrationsparameter

Wertes. Ansonsten befinden sich alle Parameterschétzer in ungefihr unmittel-
barer Ndhe zu den wahren Werten.

Auffillig ist, dass die Streuung der wahren Werte fiir den rasterbasierten Kolo-
nisationsparameter p grofer ist als die der Schétzwerte. Dies gilt fiir alle Arten.
Im Fall von Spezies 1 tritt dieser Effekt auch noch besonders stark beim Raster-
Extinktionsparameter x und beim Patch-Matrix-Kolonisationsparameter 3" auf.
Fiir die Spezies 2 und 3 sind die Streuungen sowohl der Schéitzer als auch der
wahren Werte dagegen insgesamt sehr gering.

Abbildung 3.7 (nidchste Seite): Fiir jeden Metapopulationsparameter wurde der Mit-
telwert der Schitzer iiber den Mittelwert des ,wahren Wertes aufgetragen. Dazu wurden
nur die Schatzresultate aus einem zweidimensionalen Verfahren mit vorgegebenem Migrati-
onsparameter und Snapshotdaten im Umfang von fiinf Jahren verwendet. Die horizontalen
Balken entsprechen der Standardabweichung der Schitzer. Die Standardabweichung der
wahren Werte wird durch die vertikalen Balken angegeben. Alle drei Plots verwenden die
gleichen Skalen. Die Diagonale gibt exakte Ubereinstimmung an.
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4 Diskussion

Wie wir in Abschnitt 3.1 festgestellt haben, erfiillen die durch die truth simu-
lierten Spezies in den generierten Habitatlandschaften die Metapopulationsbe-
dingungen. Zu Beginn dieses Kapitels werden wir in Abschnitt 4.1.1 zunéchst die
Metapopulationseigenschaften eingehender diskutieren und insbesondere einen
vergleichenden Zusammenhang mit empirischen Daten herstellen. Zudem be-
trachten wir eine Reihe prinzipieller Aspekte hinsichtlich ihrer Ubereinstimmung
mit der Theorie iiber Metapopulationen.

Im Mittelpunkt des Interesses von Abschnitt 4.1.2 steht dann die Frage der bio-
logischen Interpretierbarkeit der ,wahren“ Parameterwerte. Dabei untersuchen
wir insbesondere, ob die direkt aus den 400 Beobachtungsjahren extrahierten
Werte in sinnvollen Bereichen liegen.

In Abschnitt 4.2 diskutieren wir, welche Auswirkungen die Schétzungenauig-
keiten der Inzidenzverfahren haben. Auferdem interessieren wir uns fiir die
Streuung der Parameterschitzer. Sodann beschiftigen wir uns mit moglichen
Griinden fiir die Abweichungen. So werden die Kolonisationsparameter ¢’ und p
iiberschitzt, weil die ermittelten wahren Parameter als Vergleichsgrundlage in
diesen Fillen zu hinterfragen sind. Im Rasterdatenmodell reichen zweijdhrige
Snapshotdatenerhebungen nicht aus, weil die Zellkapazitdten nicht fein genug
aufgelost werden.

Schlieflich beleuchten wir den Einsatz von Modellen in der Populationsgefahr-
dungsanalyse, gehen auf den in dieser Arbeit gewihlten Ansatz der Modellag-
gregation ein und hinterfragen ausgewdhlte Annahmen der Inzidenzmodelle.

4.1 Validitat

4.1.1 Metapopulationsverhalten

Zur Simulation einer Metapopulation haben wir ein individuenbasiertes Modell
eingesetzt. Die truth ist nicht artspezifisch und gilt mit anderen Modellparame-
tern zumindest fiir einen groften Teil von Insektenarten mit analogen einjahrigen
Lebenszyklen. Die Anzahl der Nachkommen pro Weibchen ist abhéngig vom
Vorhandensein einer freien Nistgelegenheit (Ressource) pro Ei (negative Dichte-
abhéngigkeit) und eines Mannchens in der nahen Umgebung (Allee-Effekt). Die
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Gesamtzahl der Nistgelegenheiten ist Schwankungen durch lokale Katastrophen
unterworfen, die einen Teil der Individuen téten (lokale Umweltstochastizitét).

Die Ergebnisse der Simulationslidufe zeugen davon, dass die truth in hochfrag-
mentierten Landschaften einen quasi-stabilen Metapopulationsgleichgewichts-
zustand einnimmt (vgl. Abschnitt 3.1). Die Subpopulationen aller untersuchten
Arten sind durch einen geringen, aber substanziellen Individuenaustausch mit-
einander verbunden und unterliegen ausgepriagten Turnovereignissen.

Im Folgenden vergleichen wir das Metapopulationsverhalten der drei generischen
Heuschreckenarten mit entsprechenden Angaben, die in empirischen Studien zu
finden sind. Zudem erortern wir prinzipielle und aus der Theorie resultierende
Aspekte zur Konformitit mit dem Metapopulationskonzept.

Anteil besetzter Habitate

In Kindvall & Ahlén (1992) variiert der Anteil der besetzten Habitate von Me-
trioptera bicolor zwischen 72 und 79 Prozent. Dies deckt sich sehr gut mit den
durchschnittlichen Anteilen fiir die Spezies 2 und 3 von 62.4 bzw. 75.0 Prozent
(vgl. Tabelle 3.3 und Abbildung 3.1). Fiir die Spezies 1 ist der Anteil mit durch-
schnittlich 31.7 Prozent dagegen weitaus geringer, erfiillt aber die von Hanski
(1999b) genannte Faustregel, dass es mindestens 30 Patches mit einem Mini-
mum von zehn leeren sowie zehn besetzten Habitaten (also jeweils ein Drittel)
geben sollte.!

Turnoverrate

Hanski et al. (1995b) berichten fiir Melitaea cinzia von 256 Extinktionen und 119
Kolonisationen in 1530 Wiesen innerhalb eines Jahres, was einer Turnoverrate
von 24.5 Prozent entspricht. In Hanski et al. (1994) wird die Turnoverrate fiir M.
cinzia mit 16 Prozent angegeben. Fiir die Heuschreckenart Metrioptera bicolor
finden sich in Kindvall & Ahlén (1992) 5.8 Prozent und in Kindvall (1999)
7.6 Prozent.

Die durchschnittlichen Turnoverraten der in dieser Arbeit simulierten Arten sind
1.45, 8.04 und 11.24 Prozent (vgl. Abbildung 3.2). Die beiden letzteren Werte
stimmen sehr gut mit den empirischen Vergleichsdaten iiberein. In der ersten Art
kommt es zu vergleichsweise wenigen Turnoverereignissen. Eine Turnoverrate
von iiber einem Prozent ist allerdings noch hoch genug, um einer Einordnung in
den Metapopulationskontext zu geniigen (H. J. Poethke & T. Hovestadt, pers.
Mitteilung).

Extinktions-Kolonisations-Gleichgewicht

Hohe Turnoverraten im Vergleich zur Anderungsrate der Umweltbedingungen
legen das Erreichen des stochastischen Gleichgewichts nahe (Wahlberg et al.,

!Dies liegt daran, dass Patchnetzwerke, in denen nur sehr wenige oder fast alle Patches
besetzt sind, nicht geniigend Informationen zur Parameterabschitzung enthalten (Hanski,
1994b).
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1996; Hanski et al., 1996b). Da die Turnoverrate der Art 1 recht niedrig ist (sie-
he Abbildung 3.2), fiithrt dies im Umkehrschluss zu der Vermutung, dass diese
Spezies ihren quasi-stabilen Zustand langsamer erreicht. In der Abbildung 4.1
ist daher fiir die Art 1 der zeitliche Verlauf des Anteils der besetzten Habitate
in der Standardlandschaft fiir alle Replikate dargestellt. Es ist insgesamt ein
noch abnehmender Trend zu erkennen. Dies spricht dafiir, dass diese Art nach
den 200 Startjahren und 400 Beobachtungsjahren den quasi-stabilen Gleichge-
wichtszustand noch nicht erreicht hat.
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Abbildung 4.1: Anteil der besetzten Habitate von Spezies 1 in der Standardlandschaft im
Verlauf der 400 Beobachtungsjahre. Dargestellt sind die Kurven der zehn Replikate.

MetapopulationsgrélRe

Kindvall & Ahlén (1992) geben fiir Metrioptera bicolor eine Metapopulations-
grofe von 35000 Individuen an. Diese Anzahl basiert auf 118 Patches vergleich-
barer Grofenordnung wie in dieser Arbeit. Die mittleren Metapopulationsgréfen
in dieser Arbeit liegen zum Vergleich fiir durchschnittlich 99.8 Habitatpatches
(siehe Tabelle 3.1) bei 16999.5, 25691.2 und 28174.8 (Tabelle 3.3).

Wir wollen nun die Kapazitdtsregelung in der truth ndher betrachten. Analog
zur Modellannahme von Griebeler & Gottschalk (2000) gibt es mit der maxima-
len Tragfihigkeit (Anzahl aller moglichen Ressourcen) eine konstante Kapazitit.
Eine ,weichere Kapazititsregulierung, nach der die Weibchen etwa auch in einer
,schlechteren Bodenspalte ein Ei ablegen kénnen, kime der natiirlichen Popu-
lationsdynamik von Insekten niher. Ein solches Uberschreiten der eigentlichen
Kapazitit wiirde in der Folge zu einer groferen Anzahl dispergierender Indivi-
duen fiihren. Eine solche ,Migrantenschwemme® wiederum bewirkt vermehrte
Rekolonisationen leerer Habitate.
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Migrationsdistanzen

Migration ist ein wichtiger Schliisselprozess in der Metapopulationsdynamik
(Hanski et al., 1994; Kindvall, 1999; Kindvall & Petersson, 2000; Hein et al.,
subm.). Poethke et al. (1996a): Fiir die Prognose der Uberlebensfihigkeit rium-
lich stark strukturierter Populationen, von Metapopulationen oder von Orga-
nismen in Habitatverbundsystemen begrenzt unser geringes Wissen iiber das
Migrationsverhalten die Genauigkeit der Vorhersagen* (Seite 238). In Freiland-
arbeiten wird die Dispersaldistanz meistens unterschéitzt, da weite Dispersionen
héufig nicht erfasst werden. Zudem werden beobachtete Distanzen von der spe-
ziellen Landschaft beeinflusst (Kindvall, 1999). Es sei daher darauf hingewiesen,
dass diese Arbeit mit dem Einsatz der truth den Vorteil hat, Muster des Be-
wegungsverhaltens auf Metapopulationsebene zu kennen.?

Nach Kindvall & Ahlén (1992) kann Metrioptera bicolor in 50 Tagen 292 m
zuriicklegen. Fiir Metrioptera roeseli sind Dispersaldistanzen von bis zu 1.0 km
nachgewiesen. Kindvall (1999) berichtet von einer maximalen taglichen Distanz
von 40 m und einem Mittelwert von gut 2 m im Habitat sowie maximal 130 m
bzw. im Mittelwert 49 m auferhalb des Habitates. Migrationsdistanzen in Hohe
von 7-100 m sind in Appelt & Poethke (1997, siche auch Verweise darin) fiir
Oedipoda caerulescens zu finden. Die kritische Dispersaldistanz fiir Kolonisatio-
nen betrigt nach Kindvall & Ahlén (1992) fiir M. bicolor 100 m. Poethke et al.
(1996a) finden fiir P. albopunctata mittlere Wanderdistanzen zwischen 250 und
750 m, was sich gut mit den Ergebnissen dieser Arbeit deckt (durchschnittlich
fiir die drei Arten 195 m, 362 m und 551 m, vgl. Tabelle 3.2).

An dieser Stelle sei angemerkt, dass die individuellen tiglichen Bewegungsdi-
stanzen in der truth gleichverteilt sind (s. Tabelle 2.2 und Abbildung 2.6).
Kindvall et al. (1998) und Kindvall (1999) gehen dagegen von einer log-normalen
Verteilung aus. Kindvall (1999) weist aukerdem darauf hin, dass sich Juvenile
weniger weit als Adulte bewegen. Die Bewegungen haben keine ,Randdurch-
lassigkeit* wie in Kindvall (1999). Unterschiedliche Migrationswiderstéinde und
potenzielle Leitfunktionen der Landschaft werden wie in Poethke et al. (1996a)
nicht beriicksichtigt. Kindvall (1999) weist auf die besondere Bedeutung hin,
dass das Dispersionsverhalten einer simulierten Art insgesamt realistisch ist.
Dies ist hier als erfiillt anzusehen (vgl. Diskussionen im vorigen sowie folgenden
Absatz).

Die Individuen detektieren Ressourcen und Geschlechtspartner auf eine Ent-
fernung von nestRadius bzw. mateRadius. Da die tégliche Bewegungsdistanz
in der Matrix grofiere als diese Werte annehmen kann, ist nicht auszuschliefsen,
dass in dem net displacement der Organismen Habitate ,jiiberlaufen” werden. Die
maximale Bewegungsdistanz innerhalb eines Habitates ist in den meisten Féllen
grofer als die Detektionsradien. Dadurch ist gewahrleistet, dass die Organismen
prinzipiell ihr Habitat verlassen.

2Im Rahmen dieser Arbeit begniigen wir uns mit der durchschnittlichen Dispersaldistanz.
Von besonderem Interesse sind die seltenen, langstreckigen Dispersalereignisse (siehe z. B.
Hovestadt et al., 2001; Poethke & Hovestadt, 2002).
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Migrationsraten

Hanski et al. (1994, 1995a) berichten fiir Melitaea cinzia von weitrdumigen,
asynchronen lokalen Dynamiken, in denen 80 Prozent der Individuen in ihrem
Heimatpatch bleiben. Kindvall (1999) gibt fiir Metrioptera bicolor einen Medi-
an der Dispersalrate von 0.016 an. Im Durchschnitt erreichen 66 Prozent der
Emigranten ein neues Habitat. Ferner finden sich die Angaben einer Immigra-
tionsrate von 2.5 Prozent sowie einer Emigrationsrate von 8-27 Prozent. Durch
die Verwendung genetischer Daten schitzen Poethke et al. (1996a) fiir P. albo-
punctata einen mittleren Immigranteninput von 3.3 Tieren pro Generation und
lokaler Population. Sie finden eine Migrationswahrscheinlichkeit von 0.15. Diese
Werte entsprechen den in einer weitergehenden Analyse der truth gemachten
Beobachtungen (vgl. Tabelle 3.2), die zu durchschnittlichen Dispersalraten von
0.0053, 0.0167 und 0.041 fiihren.

~Negativer" Rescue-Effekt

Die Dispersalraten in dieser Arbeit sind substanziell genug, um einen geniigen-
den Individuenaustausch sicherzustellen. Auszuschliefen sind aber zu hohe Mi-
grationsraten, die die lokalen Populationsdynamiken synchronisieren (Shimada
& Ishihama, 2000). Ab gewissen Raten konnen sich die Subpopulationen so-
gar panmiktisch verhalten (siehe Lindenmayer & Lacy, 1995b). Kindvall (1999)
weist darauf hin, dass lokale Extinktionen hiufig mit einer hohen Emigrations-
rate verbunden sind. Migration kann die Uberlebenschancen einer Population
ndmlich nicht nur erhéhen, sondern auch stark verringern (Hanski et al., 1994;
Poethke et al., 1996a), was durch Simulationsergebnisse von Lindenmayer & La-
cy (1995b), Lindenmayer & Lacy (1995a) sowie Palmqvist & Lundberg (1998)
bestétigt wird. Die in den Simulationsldufen der truth beobachteten Dispersal-
raten liegen in Bereichen, die weit von diesem Effekt entfernt sind (s. Tabel-
le 3.2).

Regionale Stochastizitit

Die Voruntersuchungen und Testldufe (siehe Abschnitt 2.9.2, S. 40 ff.) haben
ergeben, dass synchrone Fluktuationen das Extinktionsrisiko einer Art dras-
tisch erhohen (vgl. Poethke et al., 1996a; Kindvall, 1996b; Shimada & Ishihama,
2000).

Als Begriindung fiir asynchrone Populationsdynamiken werden h#ufig Wetter-
bedingungen angegeben. Allerdings diirften die Wetterunterschiede in dem von
uns betrachteten Landschaftsausschnitt von 8.5 km x 8.5 km eher gering sein.
Auf diesem Mafstab synchronisiert das Wetter eher Populationsdynamiken und
fiihrt zu global korrelierten Extinktionen (Kindvall, 1996b).?

Nach Hanski et al. (1995b) sind fiir die rdumlich korrelierten Dynamiken von Me-
litaea cinzia hauptsédchlich zwei Faktoren verantwortlich: Rdumlich korrelierte
Wettereffekte und Parasitenbefall (siehe hierzu auch Lei & Hanski, 1997), der zu

3Synchrone Populationsdynamiken kénnen auch angenommen werden, wenn die Disper-
salrate zwischen Habitaten hoch ist.
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einer hohen Mortalitdt der Art fiihren kann. Kindvall (1996b) sowie dem Meta-
populationskonzept folgend haben wir in dieser Arbeit Asynchronitit angenom-
men. Diese lasst sich beispielsweise in unserem Fall fiir generische Heuschrecken
mit mikroklimatischen Unterschieden (z. B. Nord-/Siidhénge) begriinden. Insge-
samt ist die Stochastizitdt im Modell natiirlich eine Zusammenfassung diverser
einzelner Einflussfaktoren, zu denen beispielsweise Rduberdruck, Sukzession und
Néhrstoffeintrag zéhlen kénnen.

Wenn Populationen in einem Teilgebiet ausgestorben sind, werden fiir ihre Re-
kolonisation Migranten aus Gebieten mit einer asynchronen Dynamik benotigt
(siehe auch Frank & Berger, 1996; Frank & Wissel, 1998). Eine steigende regiona-
le Stochastizitdt erhoht die Varianz des Anteils der besetzten Habitate (Hanski
et al., 1996¢). Es ist zu beachten, dass das Risiko der globalen Extinktion mit zu-
nehmender Stirke der Umweltkorrelation und zunehmender Umweltvariabilitit
(Palmqvist & Lundberg, 1998) wichst. Wir haben die Wirkungen lokaler Kata-
strophen in der truth gerade so parametrisiert, dass solche Effekte weitgehend
auszuschliefsen sind.

Es wére prinzipiell interessant zu wissen, wie sich die in der truth simulierte
unkorrelierte Umweltstochastizitdt auf Metapopulationsebene auswirkt — auch
wenn das fiir diese Arbeit aufgrund der bereits getroffenen Feststellungen nicht
weiter von elementarem Interesse ist. Jedenfalls schlagen Shimada & Ishihama
(2000) ein Verfahren vor, mit dem die rdumliche Heterogenitiat des aggregierten
Extinktionsrisikos quantifiziert werden kann. Eine Untersuchung der zeitlichen
Struktur von Umweltvariabilitat findet sich in Heino (1998). Ranta et al. (1998)
analysieren, wie lokale und globale Stochastizitit sowie Dispersal das Muster
der rdumlichen Synchronitét beeinflussen.

Subpopulationen

Eine Population kann nach Kindvall (1999) als die demographische Einheit in-
terpretiert werden, in der die meisten Populationsprozesse und in der die meisten
Interaktionen zwischen den Individuen einer Art stattfinden. Dies ist aufgrund
der Struktur der truth in den generierten Habitaten unmittelbar gegeben. Die
bereits diskutierten Aspekte wie Migration und Turnover sowie die erdrterten
Metapopulationsbedingungen machen auferdem deutlich, dass es sich bei den
abgrenzbaren Patches um selbststéndige lokale Populationen handelt.

Poethke et al. (1996a) haben Fangzahlen von Gottschalk (1993) an das Modell
von Maynard Smith & Slatkin (1973) angepasst und eine Habitatkapazitit von
78.3 ermittelt. Kindvall (1999) gibt fiir Metrioptera bicolor als Kapazitét 59
Weibchen und 35 Ménnchen pro ha an. Fiir Metrioptera roeseli findet sich in
Kindvall et al. (1998) eine normale Populationsdichte von 500 Individuen pro
Hektar, wobei diese von 5-30 bis zu 3000 Individuen pro Hektar schwanken kann.
Vergleichen wir diese Angaben mit den Werten in Abbildung 3.3, so stellen wir
fest, dass die simulierten Spezies mit durchschnittlichen lokalen Populationsgro-
fen von 158.6, 221.7 und 217.6 durchaus in einer passenden Grofenordnung fiir
generische Heuschrecken liegen.
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Die durchschnittliche lokale Populationsgrofse von Platycleis albopunctata liegt
bei Poethke et al. (1996a) im langjdhrigen Mittel etwa 50 Prozent unter der
Habitatkapazitdt. Die entsprechenden Simulationswerte dieser Arbeit liegen fiir
die drei generischen Arten bei 29.0, 43.9 und 48.1 Prozent, wobei als Kapazitét
die maximale Ressourcenanzahl zugrunde liegt. Durch die lokalen Katastrophen
reduziert sich die eigentliche Anzahl verfiigbarer Ressourcen, so dass sich die
Werte im Mittel noch etwas besser angleichen.

Die Organismen sterben in der truth deterministisch nach maxrAge Tagen.
Durch die Einfithrung téglicher Mortalitdtsraten kann die demographische Sto-
chastizitdt weiter erhoht werden. Zudem sei darauf hingewiesen, dass sdmtliche
Modellparameter der truth zeitlich konstant sind, was zwar unrealistisch, aber
eine konventionelle Annahme ist (Kindvall, 1999).

Habitatlandschaft

Die in dieser Arbeit erzeugten Habitatlandschaften stimmen in ihren statisti-
schen Eigenschaften sehr gut mit dem empirischen Vorbild der Habitate von Pla-
tycleis albopunctata im Naturpark Hakberge iiberein (vgl. Tabelle 3.1). Der ver-
wendete Landschaftsgenerator lage erfiillt die Voraussetzungen fiir eine hoch-
fragmentierte Landschaft und ist trotz seiner einfachen Funktionsweise fiir un-
sere Zwecke vollkommen angemessen.

Es kann vorkommen, dass Habitate sehr nahe beieinander liegen, ohne dass sie
sich {iberschneiden oder beriihren. Man konnte dazu geneigt sein, solche Habi-
tate, die etwa innerhalb der home range size der Art liegen, zusammenzufassen.
Dies ist jedoch beispielsweise nicht in solchen Kulturlandschaften gerechtfertigt,
in denen Barrieren urspriingliche Habitate trennen. In einem solchen Fall wa-
re es dann aber auch wiinschenswert, wenn die Modelle Migrationswidersténde
oder potenzielle Leitfunktionen beriicksichtigen wiirden.

Um zu nahe beieinander liegende Habitate von vornherein auszuschliefen, wé-
re eine Landschaftsgenerierung nach der Methode der buffered patches (Hargis
et al., 1998) geeignet. Sie bewahrt minimale Distanzen zwischen benachbarten
Patches. Wie grofs sollte aber eine solche Entfernung sein? Vos et al. (2001) wéh-
len als einen solchen Mindestabstand willkiirlich das Anderthalbfache der home
range size, wobei diese in den meisten Anwendungsfillen erst noch zu ermitteln
ist. Akcakaya (2000) hat einen Patcherkennungsprozess entwickelt, der auf ei-
ne Habitateignungsgrenze und eine Nachbarschaftsdistanz zuriickgreift. Weitere
geeignete Ansitze finden sich in Palmer (1992), Adler & Nuernberger (1994)
und Wiegand et al. (1999).

Fiir extinktionsnahe Populationen in kleinen Habitaten gibt Hanski (1998b) zur
Sicherung der Persistenz die Anzahl von mindestens 15-20 Habitatfragmenten
an, die in der Migrationreichweite der Spezies liegen sollten. Dies ist in dieser
Arbeit mit durchschnittlich 99.8 Patches in einer Landschaftskonfiguration er-
fiillt. Vermoge der Verwendung eines Rechenclusters kann eine sehr grofe Land-
schaft simuliert werden, wie dies fiir individuenbasierte Modelle vergleichbarer
Komplexitéit sonst nicht der Fall ist. Allerdings sei darauf hingewiesen, dass
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gefahrdete Arten, denen wohl das grofste Interesse in praktischen Untersuchun-
gen gilt, eher in Metapopulationen mit wenigen Patches leben (Holyoak, 2000;
Bascompte et al., 2002).

Habitatgeometrie und -anordnung

Auch wenn davon ausgegangen wird, dass in hochfragmentierten Landschaften
nur die Flidche und nicht die Habitatform von Interesse ist (Hanski, 1994b, 1997),
ist fiir Heuschrecken bekannt, dass die Landschaftskomposition deutlich das Be-
wegungsverhalten der Organismen beeinflusst (Kindvall, 1999). Kindvall & Pe-
tersson (2000) zeigen vermoge eines strukturierten Simulationsmodells mit de-
mographischer Stochastizitét fiir ein verallgemeinertes Zwei-Patch-System, dass
die Patchgeometrie einen Finfluss auf die Emigrations- und Immigrationsrate
hat. Wir haben die Habitate in 1age daher nicht wie in vielen anderen Arbeiten
als Kreise, sondern als variable Ellipsen erzeugt (s. Abschnitt 2.5).

Fiir hochfragmentierte Landschaften ist die Habitatanordnung ein wesentlicher
Faktor, der sich erheblich auf die Populationsgrofe auswirken kann (Flather
& Bevers, 2002, siehe auch die Diskussion, welcher der beiden Faktoren Ha-
bitatmenge / -anordnung entscheidend ist). Wir haben in lage unterschiedli-
che Anzahlen von Habitaten, durchschnittlichen Flachengréfen und Varianzen
eingesetzt, um verschiedene Arrangements abzubilden (Tabelle 2.5). Alternativ
konnte man die midpoint replacement method (Flather & Bevers, 2002) verwen-
den, in der man den Habitatanteil sowie einen Index fiir die Habitatanordnung
angibt.

4.1.2 Ermittelte wahre Parameterwerte

Die von der truth simulierten Dynamiken entsprechen dem Metapopulations-
konzept und bestehen — wie wir im vorigen Abschnitt untersucht haben — auch
den Vergleich mit empirischen Daten. Bevor wir im néchsten Abschnitt die Gii-
te der Parameterschéitzer der Inzidenzverfahren diskutieren, wollen wir uns nun
vor allem der Validitat der ,wahren“ Werte widmen.

Zur Extraktion dieser Werte aus den Beobachtungsdaten der Simulationsléufe
haben wir ein Verfahren eingesetzt, das auf der Maximum-Likelihood-Schétzung
der Extinktions- und Kolonisationswahrscheinlichkeit jedes Patches bzw. jeder
Zelle beruht. Dazu werden die An- und Abwesenheiten aus 400 Jahren verwen-
det. Mit der Kenntnis dieser Wahrscheinlichkeiten sowie der Dispersalzahlen
zwischen den Habitaten haben wir die Modellgleichungen des Patch-Matrix-
und des Rastermodells an diese Simulationsdaten gefittet. Mit diesem Ansatz
ist es moglich, metapopulationsdynamische Parameter aus einem individuenba-
sierten Modell zu gewinnen, was nach Kenntnis des Verfassers zum ersten Mal
fiir den Einsatz eines Inzidenzmodells geschieht.
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(i) Art- und Landschaftsspezifitat

Wir betrachten zunéchst in den Tabellen 3.4 (Seite 56) und 3.5 (Seite 57) noch
einmal die Ergebnisse der wahren Parameter. Sie sind dort nicht nur fiir jede
Art-Landschafts-Kombination dargestellt, sondern auch zum einen art- und zum
anderen landschaftsspezifisch ausgewertet.

Es wird davon ausgegangen, dass die Prozessparameter artspezifisch sind (z. B.
Hanski, 1994b; Hanski et al., 1996c; Wahlberg et al., 1996; Hanski, 1999b).
Demnach miisste es in der landschaftsspezifischen Auswertung zu deutlich gro-
fseren Standardabweichungen als in der artspezifischen Auswertung kommen.
Eine solche Diskrepanz ist in den vorliegenden Ergebnissen allenfalls fiir den
Migrationsparameter « und teilweise fiir den Extinktionsparameter x zu erken-
nen. Vielmehr ist festzustellen, dass die landschaftsspezifischen Mittelwerte als
auch die Standardabweichungen in sehr dhnlichen Bereichen wie die artspezifi-
schen liegen.

Die extrahierten Werte legen also nahe, dass offenbar keine Artspezifitdt vorhan-
den ist und die metapopulationsdynamischen Parameter ebenso von der Spezies
wie von der Landschaftskonfiguration abhéngen.

Dies kann daran liegen, dass bei der Parametrisierung des Landschaftsgene-
rators und des individuenbasierten Modells die beiden Skalendimensionen zu
unterschiedlich aufgel6st wurden. Die Modellparameter der truth wurden in
den Voruntersuchungen (siehe Abschnitt 2.9.2) so festgelegt, dass sie einen ma-
ximalen Bereich aufspannen, in dem das Systemverhalten metapopulationsartig
und persistent ist. Die Landschaftsparameter (Habitatanzahl, durchschnittli-
che Flachengrofe und -varianz) wurden dagegen ,willkiirlich“ in Abstédnden von
15 Prozent festgelegt.

Die Unterschiede in den Landschaftskonfigurationen kénnen daher vor allem
im Vergleich zur Spannweite der abgebildeten Spezies zu gering sein, um grofte
Streuungen in der landschaftsspezifischen Auswertung der Metapopulationspa-
rameter zu erzeugen. Ein adidquates Vorgehen hétte erfordert, fiir konstant ge-
haltene truth-Modellparameter minimale Bedingungen der Landschaftsmerk-
male fiir die Persistenz auf Metapopulationsebene bis hin zu panmiktischer Po-
pulationsstruktur zu ermitteln. Da eine solche zusétzliche Untersuchung im Rah-
men dieser Arbeit nicht moglich ist, wurden weiterhin die so ermittelten Daten
verwendet.

Wenn die Landschaftsmerkmale erheblich stérker variiert werden, ist also ei-
ne grofere Differenz im Metapopulationsverhalten zu erwarten. Dies wiirde zu
ausgeprigteren Parameterwerten fiir die einzelnen, stirker separierten Land-
schaften mit einer geringeren Varianz fiihren. Zugleich ist zu erwarten, dass die
Streuung der artspezifischen Werte zunimmt.

Wir gehen in dieser Arbeit weiterhin von der theoriekonformen Annahme aus,
dass die Metapopulationsparameter im Wesentlichen artspezifisch sind. In kiinf-
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tigen Untersuchungen sollte aber analysiert werden, wie die Struktur des Ha-
bitatnetzwerks das Metapopulationsverhalten beeinflusst. Zum Beispiel sind in
sehr dichten Netzwerken kiirzere Dispersaldistanzen als in Landschaften mit vie-
len Patches zu erwarten, da die Individuen auf ihrem Dispersionsweg mit einer
hoheren Wahrscheinlichkeit zu einem Zielpatch gelangen. Die auf diese Weise
verdnderten mittleren Dispersaldistanzen sollten dann zu unterschiedlichen Mi-
grationsparametern fiihren.

(ii) Validitat der wahren Werte

Haben die aus den Simulationsldufen extrahierten Werte iiberhaupt die Bezeich-
nung ,wahr verdient? Als Antwort auf diese Frage wollen wir hier die Validitét
der ermittelten Parameterwerte iiberpriifen. Wir werden dazu im Folgenden
versuchen, jeden Metapopulationsparameter hinsichtlich seiner biologischen Be-
deutung zu interpretieren, und erortern, ob die Werte in sinnvollen Bereichen
liegen.

Migrationsparameter

Werten wir den von Poethke et al. (1996a) angegebenen Zusammenhang von
R = 2/« aus, so ergeben sich fiir die mittleren Wanderdistanzen R die in Tabel-
le 4.1 dargestellten Werte. Zum Vergleich sind ebenfalls die in der truth aufge-
zeichneten (,Simulation) sowie die sich aus der Patch-Matrix-Modellvorstellung
ergebenden (,Modell*) artspezifischen Dispersaldistanzen aufgefiihrt.

Tabelle 4.1: Mittlere Wanderdistanzen der Arten, die sich aus der Simulation (Entfernung
zwischen dem Ort der Befruchtung und der Eiablage), der Modellvorstellung (Entfernung
der Patchmittelpunkte) und aus den ,wahren” Werten des Migrationsparameters « gemaR
R = 2/« ergeben. Die durchschnittlichen Dispersaldistanzen fiir die Simulation und das
Modell ergeben sich aus einer artspezifischen Auswertung von Tabelle 3.2. Alle Werte sind
gerundet und in der Einheit m angegeben.

Art ‘ Simulation Modell R =2/«

1 196 293 254
2 362 416 350
3 952 581 454

Es zeigt sich, dass die aus den wahren Parametern berechneten Dispersalstrecken
fiir die Spezies 2 und 3 kleinere Werte annehmen. Fiir Spezies 1 liegt die berech-
nete mittlere Wanderdistanz zwischen dem Simulations- und dem Modellwert.
Insgesamt ergeben die berechneten mittleren Wanderstrecken eine gute Nahe-
rung der beobachteten Werte.

Die rasterbasierten Migrationsparameter der Arten 1 (2, 3) fithren zu mittleren
Wanderdistanzen von 71 m (78 m, 98 m), die damit unterhalb der Gridgrdfe von
100 m liegen. Da bei einem 100 m-Raster sehr viele Eiablagen innerhalb eines
Patches als Dispersal gewertet werden, wird hier der Ausbreitungsparameter
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entsprechend verzerrt. Im Sinne der Modellvorstellung sind die Werte von p
aber durchaus konsistent.

Kolonisationsparameter

Die Kolonisationsparameter 3’ betragen im Patch-Matrix-Modell 0.13, 0.21 und
0.15 (in der Reihenfolge der Nummerierung der Spezies). Sie stellen ebenso wie
die Kolonisationsparameter p im Rastermodell (mit den Werten 0.08, 0.1 und
0.1) ein Maf fiir die mittlere Immigrantenanzahl dar, die zu einer Kolonisati-
onswahrscheinlichkeit von 0.5 fithrt (siehe Gleichungen (2.4) und (2.22)).

Unter der Beriicksichtigung, dass wir in den Simulationsldufen der truth nur
die reproduktiven Dispersalereignisse (und von denen fiir jedes Weibchen nur
das erste) erfassen, liegen die beim Fitten verwendeten Immigrantenzahlen um
ein Vielfaches unter den eigentlich zu erwartenden Migrationszahlen, zu denen
zusétzlich auch Individuen zdhlen, die sich nicht erfolgreich reproduzieren.

Legen wir eine Reihe von entsprechenden Faktoren zugrunde (beispielsweise 10
fiir die Anzahl der Eier, 2 fiir die Nichtberiicksichtigung dispergierender Mann-
chen und jeweils 5 fiir nicht reproduktive Migranten und solche Weibchen, die
erst im Zielpatch befruchtet werden), die wir mit den Kolonisationsparametern
multiplizieren, resultieren fiir Besiedlungswahrscheinlichkeiten von 0.5 mittlere
Immigrantenzahlen in einer Hohe von 40 bis 105. Im Vergleich zu den Durch-
schnittsgrofen lokaler Populationen (Abbildung 3.3) sind das rund 15 bis hin
zu maximal 87.5 Prozent im Extremfall. In diesem Bereich sollte daher die Be-
siedlung eines Patches oder einer Habitatzelle ohne Probleme mdoglich sein.

Wir halten fest, dass die ,wahren“ Werte der Kolonisationsparameter aufgrund
der verzerrten Migrantenzahlen, die beim Fitten eingesetzt werden, eigentlich
zu niedrig sind und grofer sein miissten.

Extinktionsparameter

Nach Hanski (1992) erlaubt die Kenntnis des Parameters z im Patch-Matrix-
Modell die Beurteilung, welche Rolle demographische bzw. Umweltstochastizi-
téten im Extinktionsprozess spielen. Demnach {iberwiegt fiir z > 1 die demogra-
phische Stochastizitdt und fiir z < 1 die Umweltstochastizitit. Da alle Spezies
von demographischen Fluktuationen beeinflusst werden, leitet Hanski (1992,
1994b) aus dem Wert von = ab, wie sensitiv die Art auf Umweltschwankungen
reagiert.

Die Spezies 2 und 3, die deutlich héhere mittlere Dispersaldistanzen zuriickle-
gen, konnen durch Migration und damit verbundene Rekolonisationen besser auf
Umweltschwankungen reagieren. Dies wird mit entsprechenden durchschnittli-
chen wahren Werten von 1.15 bzw 1.17 bestétigt. Spezies 1 ist nicht so mobil
wie die beiden anderen Arten. Der durchschnittliche Wert von z liegt bei 1.06,
was den von Hanski (1992) angegebenen Zusammenhang unterstiitzt.

Aus Tabelle 3.1 ist die durchschnittliche minimale Patchgrofse von 0.2 ha be-
kannt. Wenn wir davon ausgehen, dass diese in einer akzeptablen Ndherung
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auch der kritischen Flachengrife Ag entspricht, konnen wir aus der Beziehung
ep = Af (siehe Gleichung (2.14)) den Extinktionsparameter ey berechnen und
haben auf diese Weise eine Vergleichsmoglichkeit mit den gefitteten wahren Wer-
ten aus Tabelle 3.4. Den artspezifischen wahren Werten 0.1, 0.12 und 0.11 stehen
dann die berechneten Ndherungen 0.18, 0.16 und 0.15 gegeniiber.

Die artspezifischen Extinktionsparameter x im Rastermodell mit Werten von
20.79, 2.14 und 1.45 fithren bei einer voll geeigneten Habitatzelle mit Kapazitat
K; = 1 zu Extinktionswahrscheinlichkeiten E; = e ~#Ki von 9.4.1010, 0.12
und 0.24. Das Aussterberisiko von Spezies 1 ist in einem voll geeigneten Habi-
tat also {iberaus gering, wohingegen fiir die Spezies 2 und 3 eine substanzielle
Extinktionsgefahr besteht (negativer Rescue-Effekt).

Zusammenfassung

Die wahren Werte liegen allesamt in biologisch sinnvollen Wertebereichen und
sind konsistent mit den zugrunde liegenden Interpretationen. Allerdings diirften
die eigentlich wahren Kolonisationsparameter deutlich grofer sein, da sich 3’ und
w auf alle Immigranten und nicht nur auf die ersten erfolgreichen, reproduktiven
Dispersalereignisse beziehen.

Die Varianzen der extrahierten wahren Werte von «, z, 3y’ und p sind recht
gering (vgl. Tabelle 3.4 und 3.5). Dies spricht dafiir, dass die wahren Werte pré-
zise bestimmt werden kénnen. Die Standardabweichungen von p und x nehmen
dagegen erhebliche Werte an. Gleiches gilt fiir eq im Fall von Spezies 1.

(iii) Auswirkungen auf die Kolonisations- und Extinktionskurven

Wenn wir die Kolonisations- sowie die Extinktionswahrscheinlichkeiten eines
einzelnen Habitates nach den Modellgleichungen der Inzidenzverfahren berech-
nen (Gleichungen (2.4) und (2.3) bzw. (2.22) und (2.16)) und die wahren Werte
zugrunde legen, ergeben sich fiir die drei Arten die in Abbildung 4.2 gezeigten
Zusammenhénge.

Die extrahierten Prozessparameter erfiillen im Kontext der hier vorliegenden
Landschaftsstruktur (Habitatdistanzen, Konnektivitéten und Patchgrofen sowie
Kapazitaten) die Anforderungen, die an das biologische Modell gestellt werden,
da sie zu offensichtlich ,yerniinftigen“ Kolonisations- und Extinktionsfunktionen
fithren.

Das gilt auch fiir den Extinktionsparameter x von Spezies 1, der im Vergleich
zu den absoluten Werten der beiden anderen Spezies deutlich grofer ist (siehe
Tabelle 3.4). Die Extinktionswahrscheinlichkeiten im Rastermodell (Plot unten
rechts) unterscheiden sich fiir die drei Arten teilweise sehr deutlich. Dagegen ist
sehr auffallend, dass sich die Funktionen fiir die Kolonisationswahrscheinlichkeit
im Rastermodell (oben rechts) als auch fiir die Extinktionswahrscheinlichkeit im
Patch-Matrix-Modell (unten links) kaum zwischen den Arten unterscheiden.
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4.1 Validitat

Es ist allerdings zu beachten, dass in den Inzidenzverfahren die Inzidenzprog-
nosen iteriert werden, wobei in jedem Schritt aufgrund der sich &ndernden Be-
setzungsgrade die Konnektivititen variieren. In die Konnektivitit geht auch die
zugrunde liegende Landschaftsstruktur ein, die sich je nach Habitatkonfigurati-
on auf das Metapopulationsverhalten auswirkt.
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Abbildung 4.2: Funktionen der Kolonisationswahrscheinlichkeit (oben) sowie der Extinkti-
onswahrscheinlichkeit (unten) der Spezies 1, 2 und 3 im Patch-Matrix-Modell (links) und im
Rastermodell (rechts) mit den aus der Metapopulationsanalyse extrahierten ,wahren” Para-
meterwerten (artspezifisch, gemittelt Giber alle Replikate und Landschaften, vgl. Tabellen 3.4
und 3.5). Die Skala der Konnektivitit im Patch-Matrix-Modell (oben links) wurde analog
zum Rastermodell gewahlt. Man beachte, dass die rasterbasierte Konnektivitdt dimensions-
los ist, da in die Berechnung der mittleren Immigrantenzahlen anstelle der FlachengroRe
wie im Patch-Matrix-Modell die Kapazitidten der benachbarten Zellen eingehen.

Man beachte, dass die Migrationsparameter o und p iiber die mittleren Im-
migrantenzahlen implizit in die Kolonisationswahrscheinlichkeit eingehen. Wir
haben die truth so parametrisiert, dass wir vor allem individuelle Migrationsei-
genschaften variieren (patchDist, matrixz Dist, patchTurn, matrizTurn). Dies
fiihrt in gleichen Landschaften zu unterschiedlichen Konnektivitidten, so dass
sich das Kolonisationsvermégen der Arten deutlicher unterscheiden diirfte als es
in Abbildung 4.2 zum Ausdruck kommt.

Das Aussterberisiko in einem Patch gleicher Flichengrofe ist fiir alle Spezies
nahezu gleich (Plot unten links). Dies legt nahe, dass die Arten gegeniiber de-
mographischer Stochastizitédt dhnlich sensitiv sind. In der Parametrisierung der
Simulationsldufe sollten Differenzen im Reproduktionsvermoégen durch unter-
schiedliche mateRadius (4 m, 5 m, 6 m) und nestRadius (8 m, 8 m, 10 m)
abgebildet werden. Wiinschenswert wére eine stiarkere Unterscheidung dieser
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Werte. Allerdings ist dies aufgrund des starken Einflusses, den diese Modellpa-
rameter auf die Laufzeit des Simulationsmodells haben, nicht mdéglich gewesen.

Die Patchgrofe ist ja ein Surrogat fiir die Kapazitit eines Habitates. Im Raster-
modell wird die Kapazitéat einer Zelle praktisch durch die An- und Abwesenhei-
ten bestimmt (s. Gleichung (2.20)). Im Unterschied zum Patch-Matrix-Modell
spielt hier also kein Landschaftsmerkmal eine Rolle. Auswirkung hat vielmehr
das Vermogen einer Art, in einer Zelle préasent zu sein und so die Kapazitit zu
erh6hen, was eigentlich mit dem Dispersions- und Kolonisationsvermoégen kor-
respondiert. Beispielsweise ist es fiir Spezies 1 schwieriger, in einer Zelle dersel-
ben Landschaftskonfiguration die gleiche Kapazitdt wie Spezies 3 zu erreichen.
Dies bedeutet, dass sich das Aussterberisiko der drei Arten unter ,normierten®
Bedingungen annédhern diirfte.

4.2 Geschatzte Parameter

Im vorigen Abschnitt haben wir die Validitit der ,wahren“ Parameterwerte kon-
statiert. Wir stellen hier zunichst die einfache Uberlegung an, dass auch die
Schétzer der Metapopulationsparameter valide sind, wenn sie nicht allzu stark
von den wahren Werten abweichen und der Betrag des relativen Fehlers gering
ist.

Was aber bedeutet ,,gering“? Wir haben uns bislang zu keiner solchen Definiti-
on entschlossen, die aus folgenden Griinden auch nicht sinnvoll erscheint: Zum
einen sind die Wertebereiche fiir ein biologisch sinnvolles Metapopulationsver-
halten recht méchtig (vgl. Abschnitt 4.1.2), weshalb die extrahierten Werte von
den Schitzern daher nicht exakt getroffen werden miissen. Im Allgemeinen kon-
nen wir durchaus davon ausgehen, dass es geniigt, wenn sie in der Nihe liegen.
Zum anderen ist eine sinnvolle Quantifizierung nicht auf dieser Ebene moglich.
Vielmehr miisste betrachtet werden, wie sich die Variation eines Parameters in
den Inzidenzmodellen auf der Ebene der prognostizierten Inzidenzen, also im
Prognoseschritt der Inzidenzverfahren auswirkt (siehe hierzu auch Kapitel 6).
Jedenfalls kann es dabei durch die Iteration der Habitatbesetzungen und Kon-
nektivitdten sowie durch Wechselwirkungen der Prozessparameter zu verstér-
kenden oder sich moglicherweise sogar ausloschenden Effekten kommen. Wie
wir im weiteren Verlauf dieses Kapitels sehen werden, kommen auferdem noch
weitere Aspekte hinzu, die automatisch Abweichungen bewirken.

4.2.1 Genauigkeit der Schatzwerte

Wir haben festgestellt, dass die Schitzwerte der Prozessparameter teilweise im
Mittel ein Vielfaches der ,wahren“ Parameterwerte betragen (siehe Tabelle 3.6,
dreidimensionale Schitzungen mit zwei- und fiinfjahrigen Snapshotdaten). Die
Diskussion iiber die Geringfiigigkeit der Abweichungen ist hier obsolet.
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Allerdings haben wir den Umfang der Parameterabschiatzung durch die Inzidenz-
modelle und die Voraussetzungen so eingrenzen kénnen (vorgegebene Migrati-
onsparameter und fiinf Snapshotdatensitze), dass die extremen Abweichungen
der Schéitzer von den wahren Werten verschwinden und sich in sehr moderaten
Bereichen bewegen.

Sind dieses Vorgehen und ein Vergleich der dadurch erzielten Resultate iiber-
haupt legitim? Die einzelnen Schritte sind jedenfalls wohlbegriindet. Die Vor-
gabe der Migrationsparameter ist in konkreten Anwendungen alles andere als
uniiblich (Hanski, 1994b; Hanski et al., 1996¢; Moilanen et al., 1998; Wahlberg
et al., 1996; ter Braak et al., 1998; Hanski, 1999b; Hokit et al., 2001). Die Erho-
hung der Datengrundlage von zwei- auf fiinfjihrige Beobachtungen ist ein nahe
liegendes Mittel, um die Schitzqualitét zu verbessern.

In den Tabellen 3.6, 3.7 und 3.8 finden sich die jeweiligen relativen Fehler, wenn
das Schétzverfahren von drei auf zwei Dimensionen reduziert und der Untersu-
chungsumfang separat betrachtet wird. Ein Vergleich dieser Werte zeigt, dass
die Tendenzen der Uber- bzw. Unterschiitzungen in allen Fillen erhalten bleibt.
Hinzu kommt, dass sich die Rangfolge der Abweichungen innerhalb der Arten
nur in ganz wenigen Ausnahmen — und das bei den Parametern mit iiberaus
extremen Abweichungen — dndert. Wenn der Betrag des relativen Fehlers einer
Spezies im Vergleich zu einer anderen Spezies kleiner oder grofer ist, &ndert sich
an dieser Beziehung auch dann nichts, wenn wir ein zweidimensionales Schétz-
verfahren anwenden oder einen unterschiedlichen Datenumfang benutzen. Das
von uns gewdhlte Vorgehen ist also nicht nur gut begriindet, sondern auch in
sich konkludent, so dass nichts dagegen spricht, die Ergebnisse der einzelnen
Schritte zu vergleichen.

Residuen der Kolonisations- und Extinktionskurven

Wir gehen nun der Frage nach, wie sich die so erreichte Reduktion der relativen
Fehler auf die Extinktions- und Kolonisationskurven auswirkt. Dazu berechnen
wir fiir jede Art die funktionellen Zusammenhinge der Kolonisations- sowie der
Extinktionswahrscheinlichkeit zum einen fiir die wahren und zum anderen fiir
die geschiitzten Werte.* Subtrahieren wir diese Wahrscheinlichkeiten voneinan-
der, konnen wir die Residuen C;(wahre Parameter) — C;(geschitzte Parameter)
bzw. F;(wahre Parameter) — E;(geschétzte Parameter) iiber die Konnektiviti-
ten und Habitatkapazititen auftragen. Wir haben dies in Abbildung 4.3 fiir
die dreidimensionalen Schitzwerte getan, die zu gleichen Teilen auf zwei- und
fiinfjdhrigen Snapshotdaten basieren.

Man beachte, dass auf der Abszisse des oberen rechten Plots Grid-
Konnektivitdten in einem Intervall bis zu 100 aufgetragen sind. Hier kommt
es also liber Grofenordnungen zu extremen Abweichungen in der Kolonisations-
wahrscheinlichkeit. Im Patch-Matrix-Modell (oben links) sind die Differenzen

“Wir verwenden dabei die artspezifischen wahren Parameter, gemittelt iiber alle Replikate
und Landschaftskonfigurationen, sowie die artspezifischen geschétzten Parameter, gemittelt
iber alle Replikate, Landschaftskonfigurationen und Snapshotkombinationen.
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der Besiedlungswahrscheinlichkeiten ebenfalls iiber einem mittleren bis hohen
Wertebereich der Konnektivitdten gravierend.
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Abbildung 4.3: Residuen der Kolonisationswahrscheinlichkeit (oben) sowie der Extinkti-
onswahrscheinlichkeit (unten) der Spezies 1, 2 und 3 im Patch-Matrix-Modell (links) und im
Rastermodell (rechts), die sich aus den Funktionen fiir die wahren sowie fiir die geschétzten
(3D) Parameterwerte ergeben (jeweils artspezifisch, gemittelt iiber alle Replikate, Land-
schaften und ggf. Snapshotkombinationen). In den Inzidenzmodellen wurden Snapshotda-
ten verwendet, die zu gleichen Teilen aus zwei- und fiinfjdhrigen Untersuchungen stammen.
Man beachte die im Vergleich zu Abbildung 4.2 verdnderten Konnektivititsskalen. Weitere
Erkldrungen im Text.

Im Bereich der kritischen Patchgrofe Ay liegt die geschitzte Extinktionswahr-
scheinlichkeit erheblich iiber dem wahren Wert (unten links). Dies diirfte an der
Minimum-Konstruktion in der Patch-Aussterbewahrscheinlichkeit liegen (siehe
Gleichung (2.3)). Die Residuen verschwinden aber dann iiber einem weiten Be-
reich der Flachengrofen. Die zweiparametrige Extinktionswahrscheinlichkeit des
Patch-Matrix-Modells fiihrt hier zu deutlich besseren Schéitzungen als das Ras-
terdatenmodell, das fiir grofe Bereiche von Zellkapazitdten Residuen von bis
zu 0.5 aufweist (unten rechts).

Die Residuen haben wir analog auch fiir die wahren Werte aus einem zweidi-
mensionalen Schitzverfahren mit Snapshotdaten aus einem Umfang von fiinf
Beobachtungsjahren berechnet. Sie sind in Abbildung 4.4 dargestellt, die zum
besseren Vergleich die gleichen Skalen verwendet. Die extremen Differenzen in
der rasterbasierten Kolonisationswahrscheinlichkeit (oben rechts) verschwinden
und sind nur noch minimal.

Die Patch-Matrix-Kolonisationsresiduen (oben links) verringern sich ebenfalls
erheblich. Sie treten nur noch in einem mittleren Konnektivitétsbereich auf und
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sind dort auch deutlich abgeschwécht. Dennoch erreicht Spezies 3 Residuen von
bis zu 0.5 in der Spitze.
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Abbildung 4.4: Residuen der Kolonisationswahrscheinlichkeit (oben) sowie der Extinktions-
wahrscheinlichkeit (unten) wie in Abbildung 4.3. Die geschatzten Metapopulationsparame-
ter stammen diesmal aber aus einem 2D-Verfahren mit vorgegebenem Migrationsparameter
unter Verwendung von fiinf Snapshotdatensatzen.

Das Aussterberisiko eines Patches (unten links) bleibt nahezu unveréndert. Im
Rasterdatenmodell flachen die Extinktionskurven fiir die Spezies 2 und 3 dage-
gen deutlich ab.

Diese im Vergleich zu Abbildung 4.3 festgestellten Verdnderungen entsprechen
den zentralen Reduktionen der extremen Abweicher (Kolonisationsparameter

p und 3y’ sowie der rasterbasierte Extinktionsparameter x im Fall der Arten 2
und 3).

4.2.2 Prazision der Schiatzwerte

In der allgemeinen dreidimensionalen Parameterabschitzung durch die Inzidenz-
verfahren liegen die Variationskoeffizienten von fiinf der sieben untersuchten
Metapopulationsparameter in niedrigen Bereichen (siehe Tabelle 3.6). Im zwei-
dimensionalen Schitzverfahren sowie durch die fiinf- statt zweijdhrige Erhebung
von Snapshotdaten verringern sich nicht nur die relativen Fehler der Schétzer
der Inzidenzverfahren, sondern auch ihre Varianzen. Die Variationskoeffizienten

aller Prozessparameter nehmen erkennbar kleinere Werte an (vgl. Tabellen 3.7
und 3.8).
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Die Metapopulationsparameter werden also nicht nur relativ exakt, sondern
auch mit einer geringen Streuung geschétzt. Wenn es geldnge, eine Beziehung
zwischen den Schétzern und wahren Werten herzuleiten, konnte man auch sys-
tematisch ungenaue Ergebnisse aus den Inzidenzabschitzungen verwenden und
aus diesen die wahren Werte zuriickrechnen.

Wie préazise die Inzidenzverfahren die Prozessparameter im Vergleich zur Ex-
traktion der wahren Werte abschitzen, wird in Abbildung 3.7 deutlich. Mit
Ausnahme des Kolonisationsparameters p fallen die Varianzen gegeniiber denen
der wahren Werte kaum ins Gewicht.

Datengrundlage

Aufgrund folgender Uberlegungen wiire eigentlich eine grofere Streuung der Pa-
rameterschitzer zu erwarten: Da in der Metapopulationsdynamik immer wieder
einzelne Subpopulationen aussterben oder Habitatpatches wiederbesiedelt wer-
den, gibt es Phasen, in denen der Anteil der besetzten Habitate mal héher
und mal niedriger ist. Die Snapshotdaten werden in dieser Arbeit wie in rea-
listischen Projekten innerhalb eines kurzen Zeitraums erhoben, der damit in
solche Phasen fallen kann. Wenn die Inzidenzprognosen des Patch-Matrix- und
des Rasterdatenmodells an die beobachteten Besetzungsgrade gefittet werden,
stellen letztere je nach Zeitpunkt der Datenerhebung unterschiedlich geeigne-
te Surrogate fiir den mittleren Gleichgewichtszustand der Metapopulation dar.
Eine exakte Ubereinstimmung mit den wahren Werten — was sowohl die Meta-
populationsparameter als auch die Inzidenzprognosen betrifft — ist daher nicht
zu erwarten, so dass wir stets von einer gewissen Schitzungenauigkeit ausgehen
miissen ("The parameter estimates are to some extent affected by the particu-
lar point at which the snapshot is taken", Hanski et al., 1996¢, S. 581). Dies
gilt um so mehr, da zweijahrige Beobachtungszeitrdume zu deutlich variableren
Schétzergebnissen fithren sollten als fiinf Jahre (siehe hierzu auch Hanski et al.,
1996¢; Lange, 1998; Moilanen, 2000).

Die Snapshotdatensitze im Umfang von zwei oder fiinf Jahren werden in dieser
Arbeit in jeweils fiinf verschiedenen Zeitrdumen erhoben. In jedem dieser Zeitin-
tervalle kdnnen nun unterschiedliche mittlere Besetzungsgrade auftreten, die in
verschiedenen Schéitzern der Prozessparameter resultieren. Hierdurch entsteht
allein durch die Wahl des Zeitraumes eine Streuung in den Schétzwerten.

Optimierungsverfahren

Dass dies offensichtlich nur in einem sehr abgeschwichten Umfang geschieht,
kann zum einen daran liegen, dass in den Datensétzen einfach nicht mehr In-
formationen fiir die Fitverfahren in den Inzidenzmodellen vorhanden sind. Als
Ergebnisse resultieren daher sehr homogene Parameterschétzer.

Zum anderen ist es moglich, dass das Auflésungsvermogen der Fitverfahren be-
grenzt ist, und sie daher keine besonders heterogenen Ergebnisse liefern. Wir
haben in dieser Arbeit als Optimierungsverfahren Simulated Annealing einge-
setzt. Im Parameterraum kann es {iber weite Bereiche lokale Optima geben,
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in die sich (selbst oder gerade) Simulated Annealing verfingt bzw.  strebt.
Eine umfassendere Untersuchung sollte iiberpriifen, ob die hier vorliegenden
Ergebnisse auch fiir andere Methoden robust sind und ob diese vielleicht ein
feineres Auflosungsvermogen erreichen. Neben den bereits angewandten Ver-
fahren (Quasi-Newton-Methode (Hanski, 1994b), Amoeba/Simplex-Downhill-
Verfahren (Appelt & Poethke, 1997), siehe auch Lange (1998)) bieten sich Ge-
netische Algorithmen (siehe Goldberg, 1989; Beasly et al., 1993) an.

Wihrend Simulated Annealing nur einen Suchpunkt im Parameterraum behan-
delt, akkumulieren Genetische Algorithmen dagegen Informationen in einer gan-
zen Population von Losungen. Simulated Annealing ist daher ein ,,gedéchtnislo-
ser” Prozess, was die Wahrscheinlichkeit erh6ht, doch ein einzelnes Optimum zu
erhalten (Moilanen, 2001). Alle diese Verfahren sind einfach zu implementieren
oder in Programmierbibliotheken vorhanden und gut dokumentiert, wodurch sie
fiir den Einsatz gerade in automatisierten Modellldufen geeignet sind. Aufwin-
digere Untersuchungen sollten auch die von Moilanen (1999, 2000) entwickelten
Verfahren anwenden.

4.2.3 Mogliche Erklarungen der Abweichungen

Zu den erheblichsten Abweichungen der Schitzwerte von den den wahren Werten
kommt es im Rasterdatenmodell. Der Kolonisationsparameter y wird fiir alle Ar-
ten um Grofenordnungen iiberschétzt. Zusitzlich sind fiir die Spezies 2 und 3 die
Differenzen des Extinktionsparameters s substanziell. Im Patch-Matrix-Modell
kommt es beim Kolonisationsparameter 3y’ — speziell im Fall von Spezies 1 — zu
einem deutlich erhdhten relativen Fehler.

In diesem Abschnitt wollen wir erértern, woran die eben beschriebenen Abwei-
chungen liegen kénnen, und uns mit den Unterschieden zwischen den beiden
Inzidenzmodellen beschéftigen. Aufserdem wollen wir uns mit der Frage be-
schiftigen, warum es im Patch-Matrix-Modell ausreicht, eine zweidimensionale
Schétzung durchzufithren, um die eklatanten Divergenzen zu eliminieren, wo-
hingegen im rasterbasierten Modell umfangreichere Datensétze notwendig sind
(vgl. Abschnitt 3.4).

Kolonisationsparameter

Es ist auffillig, dass in beiden Modellen die Schitzer der jeweiligen Kolonisati-
onsparameter (y' und p) zu Problemen fiithren. Zur Extraktion der wahren Werte
haben wir in dieser Arbeit Daten aus erfolgreichen, reproduktiven Dispersaler-
eignissen verwendet. Wie wir bereits in Abschnitt 4.1.2 diskutiert haben, liegt
die eigentliche Anzahl an Immigranten, zu denen in den Inzidenzmodellen auch
sich nicht reproduzierende Organismen gehdren, um ein Vielfaches héher und
wird unter Umsténden erheblich verzerrt.

Die Tendenz der Uberschitzung der Kolonisationsparameter durch die beiden
Inzidenzverfahren ist daher richtig. Die Schétzungenauigkeiten erscheinen vor
diesem Hintergrund in einem neuen Licht, da sich die Kolonisationsparame-
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ter ' und p der Inzidenzmodelle eigentlich auf ,allgemeine Immigrantenzahlen
beziehen. Die wahren Parameterwerte stammen dagegen von speziellen Immi-
grantenzahlen ab, so dass eigentlich keine genaue Vergleichsbasis vorliegt.

Wenn wir also davon ausgehen, dass die Inzidenzmodelle die Kolonisationspara-
meter richtigerweise deutlich iiberschétzen, stellt sich jedoch die Frage, warum
sich diese Abweichungen fiir mehrjihrige Daten und zweidimensionale Schét-
zungen reduzieren. Dies kann an Effekten des Patch-Matrix- und des Rasterda-
tenmodells liegen, die wir im Folgenden diskutieren werden.

Zellkapazititen

Warum kommt es im Rasterdatenmodell zu so erheblichen Verbesserungen der
Schétzer, wenn wir anstelle von zwei fiinf Snapshotdatensétze verwenden? Wir
betrachten dazu, wie die Kapazitit einer Zelle berechnet wird. In zweijdhrigen
Untersuchungen konnen Besetzungsgrade von 0.0, 0.5 und 1.0 auftreten. Da
wir bei der Berechnung der Zellkapazitit nach Gleichung (2.20) eine minimale
Kapazitit K,,;, > 0 zugrunde legen, die in diesem Fall 0.5 betragt, werden die
unterschiedlichen Habitatqualititen einer Zelle nur sehr schlecht abgebildet: Die
Kapazititen betragen nur noch 0.5 oder 1.0, selbst wenn in einer Zelle iiberhaupt
kein Nachweis erfolgt ist.

Im Fall einer fiinfjahrigen Datenerhebung ist Ky, = 0.2, was zu realistischeren
Kapazititen schlechterer Habitatzellen fiihrt. Aufserdem sind die Kapazitéts-
grade aufgrund der feineren Diskretisierung differenzierter als in zweijdhrigen
Untersuchungen.

GroRe der Abweichungen und ihre Reduktion

Mit den Uberlegungen der beiden vorherigen Abschnitte haben wir Erklirungen
fiir die substanziellen Abweichungen der Parameterschitzer von den wahren
Werten gefunden.

In den Ungenauigkeiten der Parameterschitzer treten auferdem héufig Unter-
schiede zwischen den Werten fiir die Spezies 1 auf der einen und fiir die Spezies 2
sowie 3 auf der anderen Seite auf (zum Beispiel fiir x und y'). Wie wir in Ab-
schnitt 4.1.1 festgestellt haben, kann dies daran liegen, dass Spezies 1 noch nicht
ihren Extinktions-Kolonisations-Gleichgewichtszustand erreicht hat.

Wir wollen nun noch der Frage nachgehen, warum die Betrége der relativen Feh-
ler im Rasterdatenmodell so enorm grofs werden. Dies kann natiirlich auf das
wechselseitige Zusammenwirken des iiberschétzten Kolonisationsparameters mit
dem nur schwer schitzbaren Extinktionsparameter zuriickzufiihren sein. Zusétz-
lich mag dies an der besonderen Geometrie des Rasterdatenmodells und an der
gewahlten Rastergrofe liegen, was wir im néchsten Abschnitt ndher diskutieren
werden.

Doch zunéchst beschéftigen wir uns noch mit den Schétzern des Patch-Matrix-
Modells, die insgesamt niedrigere Abweichungen als die Resultate aus dem ras-
terbasierten Ansatz aufweisen. Wie wir in den vorherigen Abschnitten diskutiert
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haben, ist davon auszugehen, dass die Patch-Matrix-Struktur wesentlich besser
geeignet ist, die Metapopulationsdynamik abzubilden.

Das liegt natiirlich auch daran, dass die zugrunde liegende Metapopulation ei-
ne sehr dhnliche Struktur aufweist — wenngleich die Habitate die Form einer
Ellipse und nicht eines Kreises haben. Bei kontinuierlichen Landschaften (siehe
auch Ausblick in Kapitel 6) ist moglicherweise der rasterbasierte Ansatz besser
geeignet.

Ferner ist festzustellen, dass die Schitzqualitdt nicht durch umfangreichere
Snapshotdatensitze nennenswert verbessert wird (vgl. Tabellen 3.7 und 3.8).
Tritt in den Snapshotdaten ein Besetzungsgrad von 0.0 auf, so wird dieser auch
in der Parameterabschitzung verwendet, so dass hier im Gegensatz zum Ras-
terdatenmodell bei zwei Datensétzen drei (0.0, 0.5 und 1.0) statt zwei (0.5 und
1.0) Informationen zur Verfiigung stehen.

Verbesserungen in der Treffgenauigkeit des Patch-Matrix-Modells konnen dage-
gen durch die Vorgabe des wahren Migrationsparameters erzielt werden. Dieses
gilt natiirlich auch fiir den rasterbasierten Ansatz, da die Reduktion des Para-
metersuchraums im Optimierungsverfahren um eine Dimension zu erwartungs-
geméf besseren Ergebnissen fiihrt.

Im Patch-Matrix-Modell wird das Aussterberisiko einer Subpopulation vor al-
lem im Bereich der kritischen Patchgrofe iiberschétzt (vgl. Abbildungen 4.3
und 4.4, unten links), was an der Minimum-Konstruktion in der Extinktions-
wahrscheinlichkeit nach Gleichung (2.3) liegen diirfte.

Wir separieren den zusammengefassten Parameter ¢/ = egy'? mit Hilfe der kri-
tischen Patchgrofe Ag. Der Wert von Ag beeinflusst nach Hanski et al. (1996¢)
die Extinktions- und Kolonisationsraten, aber nicht die prognostizierten Inzi-
denzen .J; bzw. den Anteil der besetzten Habitate. Geht man davon aus, dass
die kritische Habitatgrofe zunéchst ganz einfach eine weitere Ungenauigkeits-
quelle in der Parameterschitzung darstellt, so bleibt festzuhalten, dass dies im
rasterbasierten Ansatz, der ohne diese Zusatzinformation arbeitet, offensichtlich
nicht der Fall ist.

Es sei darauf hingewiesen, dass der Parameter ¢/ = egy'? auch vermoge der
beobachteten Turnoverereignisse separiert werden kann (Hanski, 1994b).> Bei
kurzen Beobachtungszeitriumen stehen allerdings nur sehr wenige (und bei ein-
jahrigen Untersuchungen keine) Daten zur Verfiigung, weshalb wir den hier ge-
wéhlten Weg iiber die kritische Patchgrofe empfehlen. Als kritische Habitat-
grofke erhalten wir in unseren Untersuchungen durchgingig Ay = 0.2 ha, was
grokenordnungsméfig gut mit dem von Kindvall & Ahlén (1992) gefundenen
Wert von 0.5 ha fiir Metrioptera bicolor iibereinstimmt.

5Der Extinktionsparameter ep wird in der Literatur stets ohne Einheit dargestellt. Dies
ist so nicht richtig, da er eigentlich gemaf des Zusammenhangs E; = min{l,eo Ai_“’} die
Flachengrofie im Divisor ausgleichen muss. Wie dann allerdings unterschiedliche Werte von ey,
die sich aus Schétzungen mit anderen Werten fiir = ergeben, skaliert werden sollen, ist ein
offenes Problem, das ebenso wie in allen anderen Studien auch in dieser Arbeit nicht weiter
betrachtet wird.
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Anstelle der zweiparametrigen Extinktionsfunktion (siehe Gleichung (2.3)) kann
alternativ auch der Einsatz einer negativ exponentiellen Aussterbewahrschein-

lichkeit (wie im Rastermodell) E; = e~ €1 Ai oder einer sigmoiden Aussterbe-
2
wahrscheinlichkeit F; = 1 — e;j——iz@ mit den Parametern e; bzw. ey untersucht
2 i

werden, wodurch die Zusammenfassung des Parameters e/ = eqy'? nicht mehr
notwendig wére. Die Inzidenz eines Patches kann wie folgt in Abhéngigkeit der
Extinktionswahrscheinlichkeit angegeben werden:

T3y B) = ot (4.1)

Poethke et al. (1996a) haben auferdem eine Funktion der Kolonisationswahr-
scheinlichkeit vorgeschlagen, die gerade fiir Heuschrecken biologisch besser in-
terpretierbar ist.

4.3 Modellierung

4.3.1 Modelle in der Populationsgefdhrdungsanalyse

Die Analyse der Auswirkungen von Habitatfragmentierung oder Populations-
managementmafnahmen kann nicht auf rein empirischer Basis geschehen, da
der dazu notwendige Aufwand den zeitlichen und finanziellen Rahmen {iblicher
Freilandarbeiten {ibersteigen wiirde. Deshalb ist es notwendig, ausgehend von
vorliegenden Daten, die die Situation in einem kleinen Zeitausschnitt beschrei-
ben, auf langerfristige Entwicklungen zu extrapolieren. Eine Moglichkeit solch
eines Vorgehens besteht in dem Einsatz von Simulationsmodellen.

Wir haben in dieser Arbeit die Treffgenauigkeit und die Varianz der Parameter-
abschitzungen zum einen eines Patch-Matrix- und zum anderen eines rasterba-
sierten Inzidenzmodells getestet. Zur Erzeugung der Ausgangsdaten haben wir
ein Simulationsmodell fiir beliebige Insektenarten und Landschaftskonfiguratio-
nen eingesetzt.

In der Populationsgefdhrdungsanalyse sind Modelle bislang nur selten mit Frei-
landdaten getestet worden (Brook et al., 2000; Coulson et al., 2001; McCarthy
et al., 2001). Dies liegt vor allem daran, dass grofe Datensétze benotigt werden.
Zum anderen sind (i) keine Replikate moglich und (ii) Extinktionen, um deren
Eintrittswahrscheinlichkeit es meist geht, selten und unerwiinscht.

Durch Tests konnen die Modellprognosen iiberpriift, ihre Grenzen ermittelt und
Umsténde bestimmt werden, unter denen Vorhersagen unzuverlissig sind. Die
Modelle sind dann entsprechend zu korrigieren oder mit geeigneteren Daten
zu unterlegen. Bei Abweichungen der Prognosen von vorhandenen Daten sollte
das Modell so verdndert werden, dass herausgefunden werden kann, warum die
Vorhersagen von der Realitdt abweichen. Tests und Vergleiche von Modellen
tragen so zu einem besseren Verstéindnis der untersuchten Spezies sowie des
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Modelleinsatzes im Management bedrohter Arten bei. Es handelt sich somit
um einen integrierten Prozess von Modellentwicklung, Auswahl, Versuchsdesign,
Datenerhebung und Parameterschiatzung. Die Populationsgefahrdungsanalyse
wird in diesem Sinne Teil eines adaptiven Managements.

Modelle sind nicht nur hinsichtlich ihrer quantitativen Prognosen, sondern auch
unter dem Blickpunkt ihrer Niitzlichkeit fiir den Managementeinsatz, ihres Bei-
trages zur Erkenntnisgewinnung sowie ihrer Einfachheit, Allgemeinheit, Robust-
heit und Effizienz zu bewerten. In der Populationsgefihrdungsanalyse geht es
aber darum, Habitatanforderungen einzuschétzen oder eine Reihenfolge alter-
nativer Managementstrategien zu erstellen. Hier ist also zumindest die relative,
wenn nicht sogar die absolute Treffsicherheit gefragt. Von Interesse ist ferner
die Modellsensitivitit, erlaubt sie es doch, den Einfluss verschiedener Parame-
ter auf das prognostizierte Systemverhalten zu beurteilen. Bei stochastischen
Gefdhrdungsmodellen ist vor allem die Variation der Prognosen zu iiberpriifen
(McCarthy et al., 2001).

Es ist wichtig zu erkennen, dass Modellle niemals perfekte Abbildungen der
Realitat sind. Zuséatzliche Daten oder neue Tests kdnnen immer einen Fehler
entdecken. Je nach Modellzweck sind die Anforderungen an ein Modell sehr
unterschiedlich (siehe z. B. Poethke, 1994; Poethke & Wissel, 1994). Die Kennt-
nis der verschiedenen Modellzwecke und -grenzen erlaubt es, fiir den jeweiligen
Einsatzbereich geeignete Modelltypen auszuwéhlen.

In der Gefdhrdungsanalyse rdumlich strukturierter Populationen sind in erster
Linie die Auswirkungen einer fragmentierten Habitatlandschaft von Interesse
(siehe hierzu auch Tilman & Kareiva, 1997; Bascompte & Solé, 1998). Es wer-
den daher beispielsweise auch nicht genetische Aspekte (vgl. Lande, 1976; Shaf-
fer, 1987; Lande, 1988; Gabriel et al., 1991; Boyce, 1992; Lindenmayer & Lacy,
1995h,a; Poethke et al., 1996a; Saccheri et al., 1998; Ludwig, 1999; Burgman &
Possingham, 2000; Tanaka, 2000) oder die Wechselwirkungen in Multispezies-
systemen (siehe z. B. Amarasekare & Nisbet, 2001; Plotnick & Gardner, 2002)
betrachtet.

4.3.2 Ansatz der Modellaggregation

Das individuenbasierte Modell truth ist von vornherein keine Metapopulation,
sondern so konstruiert, dass sein Verhalten auf Landschaftsmafstab beliebig sein
konnte. Die ermittelten wahren Inzidenzparameter sind keine Vorgaben, wie dies
hiufig in anderen Studien der Fall ist. Die Ansitze etwa in Hanski et al. (2000,
zur Untersuchung migrationsspezifischer Parameter), Lange (1998) und Moila-
nen (1999) verwenden zur Simulation der Realitit das spétere Prognosemodell
und vergleichen die Schétzergebnisse mit den vorgegebenen Modellparametern,
die damit den wahren Werten entsprechen.

Indem wir zur Erzeugung der kiinstlichen Daten die truth verwenden, ver-
gleichen wir die resultierenden makroskopischen Muster eines Bottom-up-
Ansatzes mit den Inzidenzprognosen eines Top-down-Modells (siehe Grimm,
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1999). Hier wird deutlich, dass das Inzidenzverfahren dem pattern-oriented mo-
delling (Grimm, 1994, 1999) entspricht. Diese Methode bezieht die in der Rea-
litdt sichtbaren rdumlichen und zeitlichen Muster als Informationsquelle in die
Modellierung mit ein. Dazu werden Modellvorhersagen mit realen Beobachtun-
gen verglichen. Das Ziel dieser Vergleiche ist es, ein moglichst einfaches Modell
zu erstellen, das die fiir den Modellzweck wichtigsten beobachteten Muster re-
produziert. Meistens wird dabei schrittweise vorgegangen, und es werden so
lange Prozesse in das Modell integriert bzw. verdndert, bis die (moglichst alle)
beobachteten Muster erfiillt sind (Grimm et al., 1996).

Individuenbasierte Modelle machen gewthnlich realistischere Annahmen als
Zustandsvariablen-Modelle, fiihren aber nicht zu Theorien auf Systemebene
(Grimm, 1999). Die meisten publizierten Modelle werden nicht unter Bertick-
sichtigung allgemeiner theoretischer Aspekte analysiert und diskutiert ("It is
suggested that in order to orient individual-based modelling more towards gene-
ral theoretical issues, we need increased explicit references to theoretical ecology
and an advanced strategy for building and analysing individual-based models.",
Seite 129, Grimm, 1999). So weit es der Rahmen dieser Arbeit zulésst, ist die
truth intensiv unter verschiedenen Gesichtspunkten hinsichtlich ihrer Popula-
tionsdynamik und ihres Metapopulationsverhaltens beleuchtet worden.

4.3.3 Annahmen der beiden Inzidenzmodelle

Gleichgewichtsannahme

Die Gleichgewichtsannahme der Inzidenzmodelle ist besonders fiir gefihrdete
Arten sehr kritisch zu sehen (vgl. Thomas, 1994). Der sinnvolle Einsatz des In-
zidenzverfahrens in der Populationsgefihrdungsanalyse ist daher sehr fraglich,
wenn a priori von nicht mittelbar gefihrdeten Metapopulationen ausgegangen
wird. Die Populationen in den Replikaten dieser Arbeit sind iiber 600 Jahre
persistent, gerade weil wir das Simulationsmodell so parametrisiert haben. Die
Verwendung der Inzidenzmodelle trigt aber dazu bei, Einsicht in wesentliche
Mechanismen von réumlich strukturierten Populationen zu gewinnen. Dadurch
konnen beispielsweise Hinweise gewonnen werden, welche weiteren Untersuchun-
gen sinnvoll sind und welche Daten erhoben werden sollten.

Grundsétzlich ist die Extinktion vieler, wenn nicht der meisten bedrohten Ar-
ten mit einer konkreten Habitatverminderung verbunden (Thomas, 1994; Hanski
et al., 1996b, "The assumption that metapopulations occur at a steady state,
common to many models, may be frequently violated because of the high rate of
habitat loss and fragmentation in many landscapes", Seite 527). Die Inzidenz-
modelle nehmen dagegen eine konstante Grofe bzw. Kapazitdt von Habitaten
an.

Weiterhin ist zu beriicksichtigen, dass sich die Metapopulation noch nicht auf
eine verdnderte Habitatlandschaft (z. B. durch Qualitdtsminderung, Verkleine-
rung oder Zerstorung eines ganzen Habitates) eingestellt haben kann. Dieser
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Prozess kann viele Jahre dauern (nonequilibrium metapopulation dynamics, sie-
he auch Hanski (1994c) zitiert nach Hanski et al. (1995a)) und zu weiteren
Extinktionen fiihren, die sich erst nach einem Zeitversatz ereignen und in der
Momentaufnahmen bei der Snapshotdatenerhebung keine Beriicksichtigung fin-
den (eztinction debt, Hanski, 1998b; Moilanen & Hanski, 1998). Hanski (1998b,
Seite 43, Box 1) gibt ein Verfahren an, wie die Lange des Zeitversatzes mit dem
Inzidenzmodell berechnet werden kann.

Auferdem kann insbesondere bei sukzessivem Habitatverlust die Verteilung des
Anteils besetzter Habitate bimodal sein (core-satellite-Hypothese, siehe Hanski,
1982, 1991; Hanski & Gyllenberg, 1993). Auch hier gibt Hanski (1998b, Box 1,
Seite 43) wieder ein Verfahren an, wie durch die Iteration des Inzidenzmodells
mit verschiedenen Initialisierungen der Patchbesetzungen die unterschiedlichen
Gleichgewichtszustdnde bestimmt werden koénnen.

Korrelation der Umweltfluktuationen

Die Inzidenzmodelle nehmen an, dass die Umwelt fiir alle Populationen einer
Region unkorreliert fluktuiert. Das heifit, dass Aussterbeereignisse lokaler Popu-
lationen unabhéngig voneinander sind. Das Inzidenzverfahren ist damit a priori
eigentlich gar nicht fiir Insektenpopulationen im regionalen Mafstab geeignet
(siehe auch Poethke et al., 1996b; Hanski et al., 1996¢, "Strong regional sto-
chasticity poses a serious problem for the application of the incidence function
model", Seite 582). Inwiefern die Schiatzungenauigkeiten darauf zuriickzufiihren
sind, ist fraglich. Hier miissen vergleichende Untersuchungen zeigen, wie grof
der durch diese Annahmen verursachte Fehler im Einzelfall ist, und wie dieser
Fehler unter Umsténden korrigiert werden kann.

Rasterbasierter Ansatz

Es gibt eine Reihe rdumlich expliziter Metapopulationsmodelle, die ebenfalls
ein Raster benutzen und jede Zelle als Population behandeln (siehe Akcakaya,
2000). Der Schwachpunkt des rasterbasierten Inzidenzmodells von Settele (1998)
beim Einsatz in der Populationsgefahrdungsanalyse ist jedoch die v6llig fehlende
biologische Interpretierbarkeit dieser Zellen. Die Subpopulationen richten sich
in ihrer Anzahl, Gréfe sowie Anordnung nach der gewdhlten Gridgréfe und
sind demnach vollig willkiirlich. Wenn eine eigensténdige Population durch das
Raster ,zerschnitten wird, stellen die resultierenden, nebeneinander liegenden
Zellen in der Modellvorstellung unabhingige Subpopulationen dar, deren Ha-
bitatmittelpunkte eine Distanz in der Hohe der Gridgrdfse voneinander haben.
Bei einem grobmaschigen Raster kann es dagegen vorkommen, dass eigentlich
unabhingige Populationen in einer Zelle zusammengefasst werden.

Der Ansatz von Settele (1998) hat gegeniiber den oben genannten Modellen
jedoch den Vorteil, dass er jeder mdoglichen Population innerhalb einer Zelle
eine Kapazitdt aufgrund des beobachteten Musters zuordnet. Ob eine Zelle eine
eigenstindige Population darstellt, ist demnach nicht mehr véllig willkiirlich.
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Das gridbasierte Inzidenzmodell ist von Settele (1998) mit Rastergrofen von
5000 m und 500 m eingesetzt worden. Von seiner Konzeption her scheint es eher
fiir eine abstraktere, grofriumige Gefiahrdungsabschitzung gedacht zu sein, in
der die Zellpopulationen weniger als wirkliche Populationen zu verstehen sind.
Gerade vor dem Hintergrund des Einsatzes von rasterbasierten Vorkommenskar-
ten sind die Zellinhalte eher als erfolgte Nachweise bzw. als Vorhandensein der
Art zu interpretieren. Im Ausblick in Kapitel 6 verweisen wir auf die Moglichkeit,
das Rasterdatenmodell auf verschiedenen rédumlichen Skalen einzusetzen.

Da es in unseren Untersuchungen deutlich mehr Zellen als Patches gibt, ste-
hen dem Rasterdatenmodell bei den Maximum-Likelihood-Schétzungen im In-
zidenzverfahren sowie bei den Fits zur Ermittlung der wahren Parameter mehr
Datenpunkte als dem Patch-Matrix-Modell zur Verfiigung. Dies stellt eigentlich
eine deutlich bessere Datengrundlage dar, die aber aus den bereits diskutierten
Griinden nicht zu besseren Ergebnissen fiihrt.
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5 Schlussfolgerungen

Wir haben in dieser Arbeit gezeigt, dass es im Allgemeinen erhebliche Differen-
zen in den Parameterschétzern der Inzidenzverfahren und den direkt bestimm-
ten, ,wahren“ Parameterwerten verschiedener Metapopulationen in unterschied-
lichen Landschaften gibt. Dieses Kapitel beleuchtet die daraus resultierenden
Konsequenzen fiir den Einsatz der Inzidenzmodelle in der Populationsgefahr-
dungsanalyse.

Auf der Inzidenzebene kann es trotz erheblicher Abweichungen der Parameter-
schitzer moglicherweise zu kompensatorischen Effekten kommen. Schlieflich ist
das Inzidenzverfahren formal gesehen ein Fit-Problem, das darin besteht, die
Inzidenzprognosen an beobachtete Habitat-Besetzungsmuster anzupassen und
die Metapopulationsparameter durch Minimierung der Log-Likelihood-Funktion
(Gleichung (2.28)) zu bestimmen. In einem zweiten Schritt ist nun mit diesen
Parametern eine Prognose der Habitatinzidenzen mdglich. Fiir den praktischen
Einsatz der Inzidenzmodelle ist die entscheidende Frage, wie sich Unterschiede
in den Parameterwerten auf die prognostizierten Inzidenzen der Patches bzw.
Zellen auswirken. Hierbei ist vor allem folgender Punkt zu beachten: Um eine
gute Prognose zu liefern, miissen die Schitzer aus dem Inzidenzverfahren gar
nicht unbedingt den , korrekten“ biologischen Werten der untersuchten Art ent-
sprechen. Sie sollen ja, wenn man sie mit dem Schétzverfahren bestimmt hat,
im zweiten Schritt (der Prognose) moglichst gut die Patchbesetzungen treffen.
Falls nun im Optimierungsverfahren eine mitunter sehr , kiinstliche Parameter-
kombination zum niedrigsten Fehlerwert fiihrt, ermdoglicht dies zwar eine relativ
ygute“ Prognose, entspricht aber nicht unbedingt den zu erwartendenden Pro-
zessparametern.

Aufbauend auf den Ergebnissen dieser Arbeit sind also weitere Untersuchungen
zu empfehlen, die mit den ermittelten und geschétzten Parametern im Prognose-
verfahren die Inzidenzen bestimmen und miteinander vergleichen (siehe Ausblick
in Abschnitt 6).

Gleichwohl wollen wir festhalten, dass bei extremen Divergenzen der Schétzer
eine darauf aufbauende Prognose nur schwer gerechtfertigt werden kann, da in
diesen Fillen offensichtlich keine mechanistische Konsistenz der Modelle vorhan-
den ist. Gravierende Abweichungen der Schétzwerte verlassen den Bereich der
biologisch motivierten Modellannahmen. Abbildung 4.3 verdeutlicht, dass die
Parameterdifferenzen iiber weite Strecken zu erheblichen Unterschieden in der
Kolonisations- und Extinktionswahrscheinlichkeit eines Habitates fithren. Dem-
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nach prognostizieren die Inzidenzmodelle ein sich qualitativ widersprechendes
Systemverhalten.

Unter diesen Bedingungen ist daher vom Einsatz der Inzidenzmodelle im prak-
tischen Artenschutz abzuraten, da mit den substanziellen Differenzen in den
Kolonisations- und Extinktionswahrscheinlichkeiten die Grundprozesse der In-
zidenzmodelle verzerrt werden.

Wie sieht es aber unter den Voraussetzungen aus, die zu moderaten Abweichun-
gen der Parameterschétzer fithren?

Bei Vorgabe des Migrationsparameters « fithrt das Patch-Matrix-Modell zu ge-
eignet erscheinenden Schétzern. In praktischen Anwendungen ist ein solcher
Wert fiir a aber nicht bekannt. Er muss in aufwéndigen Untersuchungen aus
unabhingigen Daten bestimmt werden, sofern er nicht aus bereits vorliegenden
Informationen abgeleitet werden kann.

Als ein in seiner Bedeutung fiir das folgende Vorgehen wesentliches Ergebnis
dieser Arbeit ist festzuhalten, dass der Migrationsparameter im 3D-Verfahren
sehr exakt und prézise geschitzt wird. Dies ermuntert dazu, auf die oben er-
wihnten aufwindigen Methoden zu seiner Bestimmung aus biologischen Daten
zu verzichten und folgendes kombiniertes 3D-/2D-Verfahren anzuwenden: Zu-
néchst wird in einer 3D-Schitzung der Migrationsparameter ermittelt. Dieser
Wert wird dann fiir das zweidimensionale Verfahren vorgegeben, in der die bei-
den anderen Parameter bestimmt werden.

Problematischer ist die Situation beim Rasterdatenmodell, dem aufgrund seiner
Struktur eigentlich eine biologische Legitimation fehlt. Wir haben in dieser Ar-
beit festgestellt, dass bei einer 2D-Schétzung im Vergleich zum Patch-Matrix-
Modell mehr Informationen in Form von umfangreicheren Snapshotdatensét-
zen notwendig sind, um konsistente Parameterschétzer zu erhalten. Dass diese
Schitzqualitit aber iiberhaupt erreicht wird, ermutigt zu weiteren Untersuchun-
gen dieses Ansatzes.

Sémtliche Ergebnisse dieser Arbeit basieren auf drei generischen Spezies in aus-
gewahlten Landschaftskonfigurationen. Obwohl dadurch eine moglichst breite
Spannweite abgedeckt wird, kann hieraus noch kein représentativer Anspruch
abgeleitet werden. Die Treffgenauigkeiten und Streuungen der Parameterschit-
zer konnen fiir ginzlich andere Arten oder in erheblich verédnderten Landschaften
moglicherweise variieren.

Wenngleich der generelle Einsatz des Inzidenzmodells in der Populationsgefihr-
dungsanalyse unter diesen Voraussetzungen nicht empfohlen werden kann, ist
das Inzidenzverfahren fiir schnelle Abschéitzungen von Effekten (vgl. auch Poeth-
ke et al., 1996a; Hokit et al., 2001) sicherlich ein wertvolles Werkzeug. Angesichts
der moglichen Inkonsistenzen gilt hier im Besonderen: ,,Fine gute modellbasierte
Planung wird sich dadurch auszeichnen, dass die vom Modell gelieferten quan-
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titativen Prognosen durch den Okologen vor dem Hintergrund der spezifischen
Situation bewertet werden“ (Poethke et al., 1996a, Seite 240).

In kiinftigen Untersuchungen wird insbesondere zu iiberpriifen sein, ob eine
Artsperzifitiat der Metapopulationsparameter gegeben ist, oder ob diese in einem
nicht zu vernachlissigenden Umfang auch von der Landschaftskonfiguration be-
einflusst werden. Sollte Letzteres der Fall sein, ist eine wesentliche Stérke des
Inzidenzmodells — namlich die Ubertragbarkeit der Parameter auf andere Spe-
zies (z. B. Wahlberg et al., 1996) sowie in andere Landschaften (z. B. Hanski
et al., 1996¢) — iiberaus kritisch zu iiberpriifen.

Abschlieffend wollen wir das Inzidenzmodell und die in dieser Arbeit verwende-
ten Verfahren hinsichtlich ihrer Praktikabilitat beurteilen.

Die Implementierung der untersuchten Inzidenzverfahren ist im Vergleich zum
gesamten Framework (z. B. automatisierte Modellliufe und Extraktion der wah-
ren Parameter) schnell geschehen. Problematischer dagegen ist es, ein geeignetes
Verfahren zur Parameterabschitzung auszuwéhlen. In den zitierten Arbeiten
werden eine ganze Reihe verschiedener Ansétze verfolgt, die sich erheblich in
ihrer Schliissigkeit, Datenanforderung und Einsetzbarkeit unterscheiden.

Es ist jedenfalls zu beachten, dass das Rastermodell mit wesentlich mehr Zellen
umgehen muss als es Patches gibt. Daraus folgt, dass der Rasterdatenansatz
erheblich mehr Laufzeit und Speicherplatz benétigt.

Als besonders schwierig erwies sich die Parametrisierung des individuenbasierten
Modells truth. Um ein Metapopulationsverhalten auf Systemebene zu erzeugen,
mussten in zahlreichen Testldufen viele Wertkombinationen fiir die Modellpa-
rameter durchgespielt werden. Dies ist ein sehr anschauliches Beispiel dafiir,
dass die Parametrisierung von Metapopulationsmodellen ein sehr sensibles und
aufwindiges Unterfangen ist.

In realen Populationsgefahrdungsanalysen stehen fiir die meisten Arten wesent-
lich weniger Daten zur Verfiigung, so dass der Einsatz vielparametriger Modelle
grundsétzlich nur schwer moglich erscheint. Hier wird mit dem geringen Daten-
bedarf der wesentliche Vorteil der Inzidenzmodelle deutlich.
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6 Ausblick

In den in dieser Arbeit entwickelten Ansétzen steckt grofes Potenzial zur Un-
tersuchung weiterer Fragestellungen, die sich zwar nicht unmittelbar aus dem
vorliegenden Thema ergeben, aber doch in einer engen Beziehung zu diesem
stehen oder von grundsétzlichem Interesse sind. Dieses letzte Kapitel gibt daher
einen weitergehenden Ausblick auf mogliche Erweiterungen des vorhandenen
Frameworks und ist als eine explorative Ergénzung zu verstehen, die aus Ergeb-
nissen der vorliegenden Arbeit resultiert und mit vielen Verweisen auf geeignete
Anséitze versehen ist.

Prognosevergleich

Die Gleichungen (2.12) und (2.26) des Patch-Matrix- bzw. Rasterdatenmodells
prognostizieren Inzidenzen fiir gegebene Metapopulationsparameter @ sowie fiir
beobachtete An- und Abwesenheitsdaten p; mit s =1,...,N bzw.1=1,...,2.
Aus Griinden der Ubersichtlichkeit werden wir den Habitatindex 4 fiir den Rest
dieses Absatzes weglassen und dort stattdessen die diskrete Zeit ¢ notieren.
Im iterativen Prognoseverfahren werden die Besetzungsgrade p;11 des néchsten
Schrittes t — ¢+ 1 durch die vorherigen Inzidenzprognosen J; ersetzt. Die prog-
nostizierten Inzidenzen sind somit eine Funktion

Jrs1 = Fy (Jy) (6.1)

des Parametervektors 0, des Besetzungsmusters J; des vorangegangenen Schrit-
tes sowie implizit der Landschaftsstruktur. Die Anfangskonfiguration wird voll-
stdndig besetzt: Jy = 1 fiir alle Habitate. Die Inzidenzen konvergieren determi-
nistisch nach wenigen Iterationsschritten gegen einen Wert J.

Diese Prognosewerte kénnen mit anderen Inzidenzen J; (beispielsweise beobach-
tete Besetzungsgrade aus 400 truth-Jahren oder prognostizierte Inzidenzen auf
der Grundlage der ,wahren“ Parameterwerte) verglichen werden. Das ist ins-
besondere von Bedeutung, wenn wir die Auswirkungen variierender Prozess-
parameter auf der Inzidenzebene untersuchen wollen (vgl. Diskussion in Ab-
schnitt 4.2.

Zur Quantifizierung bietet sich das geometrische Mittel der Maximum-
Likelihood-Funktion aus Gleichung (2.27) an, was in etwa als durchschnittli-
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che ,Wahrscheinlichkeit der Ubereinstimmung® eines Habitates zu verstehen ist
(siehe hierzu auch Abschnitt 2.4.1):

Lg(

)

i) = ’d i (-a)" (6.2)
=1

Im Rastermodell ist natiirlich die Anzahl N der Patches durch die Anzahl Z
der Zellen zu ersetzen.

Die Habitatmodellierung prognostiziert ebenfalls fiir bestimmte Habitate die
Anwesenheitswahrscheinlichkeit einer Art. Als Giitemafs werden hier vor allem
Cohens Kappa und der AUC-Wert (area under curve) der ROC-Kurve (recei-
ver operating characteristic) eingesetzt (z. B. Fielding & Bell, 1997; Guisan &
Zimmermann, 2000; Manel et al., 2001). Dazu werden die Inzidenzen aus dem
Einheitsintervall vermoge eines Klassifikationsschwellenwertes als ,harte Nul-
len oder Einsen deklariert, wodurch aber im Fall der Populationsgefihrdungs-
analyse wichtige Informationen iiber die Besetzungswahrscheinlichkeit verloren
gehen. Fiir uns ist es von Interesse, zu welchem Grad ein Patch oder eine Zelle
ein ,sicheres“ Habitat ist. Schliefslich sterben Metapopulationen mit der héchs-
ten Wahrscheinlichkeit dann aus, wenn die grofiten Patches mit der geringsten
lokalen Extinktionswahrscheinlichkeit entfallen (Moilanen & Hanski, 1995, nach
Amler (2000)). Wir kénnen die Bedeutung einzelner Flichen fiir die Gesamt-
iiberlebenswahrscheinlichkeit der Metapopulation sowie eine Nadherungsformel
fiir die Extinktionswahrscheinlichkeit der gesamten regionalen Population ange-
geben (Poethke et al., 1996a). Dariiber hinaus konnen die Folgen der Zerstorung
einzelner zentraler oder peripherer Habitate (z. B. Wahlberg et al., 1996; Hokit
et al., 2001) untersucht werden. Hanski (1998b, Box 1) gibt ein Verfahren an,
wie mit dem Inzidenzmodell das Kolonisationspotenzial einzelner Patches fiir
eine ganze Metapopulation berechnet werden kann.

Sensitivitdtsanalyse und Gefdhrdungsklassen

Wir haben in der vorliegenden Arbeit drei generische Spezies in fiinf verschiede-
nen Habitatlandschaften untersucht. Durch ein breiteres Spektrum an Szenarien
kann untersucht werden, ob und welche Arteigenschaften sowie Landschafts-
konfigurationen zu einer besseren Schétzbarkeit der Metapopulationsparameter
fiihren.

Von besonderem Interesse ist hierbei der Einfluss einzelener Modellparameter
auf die Metapopulationsparameter oder aber auch auf Metapopulationseigen-
schaften. Beispielsweise sollte das individuelle Migrationsverhalten der Organis-
men in der truth die resultierenden Migrationsparameter a und p beeinflussen.
In Wechselwirkung mit den anderen Prozessparametern ist zusitzlich die Aus-
wirkung etwa auf den Anteil der besetzten Habitate zu betrachten.

Dariiber hinaus kénnen statistische Untersuchungen dieser umfangreichen Da-
ten generelle Zusammenhénge zwischen bestimmten Parameterkombinationen
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und der Gefdhrdungssituation einer Population aufzeigen, was die Ableitung
einfacher Faustregeln und verschiedener Gefihrdungsklassen erlauben wiirde.

Durch die rémlich explizite Simulation abstrakter Insektenarten in verschiede-
nen Landschaften ist die Einordnung der Spezies in Gefahrdungsklassen und
die Bildung funktionaler Gruppen oder dhnlicher Klassifikationen (siehe Settele
& Poethke, 1996; Kohler, 1996, 1998a; Poethke, 1999) moglich. Die Einord-
nung in Gefihrdungsklassen wiederum ist eine wesentliche Voraussetzung fiir
den Aufbau umfassender Datenbanken (Poethke, 1999) zur mosaikspezifischen
Gefihrdungssituation von Tierarten. Fiir Heuschrecken und Tagfalter sind sol-
che Datenbanken in ersten Ansétzen vorhanden (vgl. Kohler, 1998a; Settele &
Reinhardt, 1999; Heidenreich, 2000).

Erweiterung des Modellspektrums

Die Analyse des Verhaltens individuenbasierter Modelle auf Metapopulations-
ebene hat in der vorliegenden Arbeit umfangreiche Untersuchungen erfordert.
Ein einfacherer Ansatz ist es sicherlich, als ,Wahrheitsmodell“ anstelle eines indi-
viduenbasierten Modells von vornherein ein Metapopulationsmodell einzusetzen.
Es bieten sich z. B. das SISP-Modell (Heidenreich, 2000) oder state transition
models (siehe Hanski, 1999b; Moilanen, 2000) an.

Letzterer Modelltyp wird auch Zeitreihenmodell genannt (ter Braak et al., 1998).
Er verwendet beobachtete Zustandsiibergdnge von Habitaten, wodurch er eine
gewisse Verwandtschaft mit unserem Verfahren zur Extraktion der Metapopu-
lationsparameter aufweist, und benutzt logistische Regression, um die Abhén-
gigkeit der Extinktions- und Kolonisationswahrscheinlichkeiten von Kapazitit,
Konnektivitat sowie moglicher weiterer Faktoren zu parametrisieren (siehe Ver-
boom et al., 1991b; Sjogren Gulve & Ray, 1996; Kindvall, 1996a). Dazu sind
viele Extinktions- und Kolonisationsereignisse notwendig (Hanski et al., 1996¢),
was die praktische Anwendung der state transition models auf groke Metapopu-
lation mit einer hohen Turnoverrate beschrénkt.

Ein Vorteil hingegen ist, dass diese Modelle auch auf Metapopulationen ange-
wandt werden konnen, die sich nicht im quasi-stabilen Gleichgewicht befinden.
Allerdings sind die Ergebnisse dann sehr von jeglicher zeitlicher Variation (z. B.
Umweltstochastizitit) abhéngig. Daher bietet sich zusatzlich ein Prognosever-
gleich der state transition models und der Inzidenzmodelle an.

Virtueller Biologe und Falsifikation der Priasenz-Absenz-Daten

Berger et al. (1999) haben mit einem individuenbasierten Modell simulierte Da-
tensétze mit den Datensétzen verglichen, die ein virtueller (simulierter) Biologe
erhalten hat. Nach Grimm et al. (1999) steckt in dem Ansatz der virtuellen
Okologie grofes Potenzial, um beispielsweise Freilandmethoden und empirische
Messungen zu optimieren.
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Im Rahmen dieser Arbeit kann der virtuelle Biologe sinnvoll eingesetzt werden,
um die Konsequenzen falscher Zustandsklassifizierungen von Habitaten (besetzt
oder unbesetzt) zu studieren. Anstelle eines ,perfekten” Biologen, der jedes In-
dividuum bei der Snapshotdatenerhebung erfasst, konnen wir die so entstehen-
den Présenz-Absenz-Daten falsifizieren. Beispielsweise kann der virtuelle Biologe
nur einen gewissen Anteil von Tieren entdecken, Habitate mit einer Populati-
onsgrofe unter einem gewissen Schwellenwert als unbesetzt deklarieren (,falsche
Nullen“) oder ,falsche Einsen* durch die Entdeckung dispergierender Individuen
in eigentlich unbesetzten Habitaten generieren (siehe hierzu auch Lindenmayer
et al., 1999; McCarthy et al., 2001; Moilanen, 2002). Die Metapopulation Re-
search Group geht davon aus, dass 50 Prozent der Larvengruppen von Melitaea
cinzia nicht entdeckt werden.! Nach Hanski et al. (1995a) haben Studenten
in Freilanduntersuchungen rund 35 Prozent der Larven-Gruppen gefunden. In
Nachuntersuchungen waren 17 Prozent der zuvor als leer deklarierten Patches
besetzt.

Gegenstand der Analyse konnen aber nicht nur unterschiedliche Nachweis-
wahrscheinlichkeiten von Insektenarten sein, sondern auch beobachterabhingi-
ge Fehlergrofen, der Einfluss des Beobachters auf das Verhalten der Individuen
oder verschiedene Messmethoden (siehe auch Schumacher et al., 2000).

Untersuchung lokaler Populationsdynamiken

Hanski (1998a) hat Parameter lokaler Extinktionsmodelle von Populationen mit
dem Inzidenzmodell verbunden. Da uns durch die simulierte Realitédt viele Daten
zur Verfiigung stehen, wére es eine interessante Aufgabe, auf diese Weise Aspekte
lokaler Populationsdynamiken zu betrachten.

Wenn wir vermoge des Patch-Matrix-Moduls (Abschnitt 2.8) die einzelnen lo-
kalen Populationsgrofsen aufzeichnen, kénnen wir den Paramter b aus Glei-
chung (2.6) bestimmen, der den Zusammenhang zwischen Populationsgrofie und
Patchfliche beschreibt.

Zudem ist es moglich, die Varianz der Populationsgréfsenschwankungen festzu-
stellen. Daraus kann die Intensitét der Umweltfluktuationen geschitzt werden
(siehe Twasa et al., 2000). Iwasa et al. (2000) geben auch ein Verfahren an, wie
die intrinsische Wachstumsrate, die Kapazitit und die Intensitit der Umwelt-
stochastizitit aus Zeitreihen der Populationsgrofe bestimmt werden koénnen.
Middleton & Nisbet (1997) demonstrieren durch die Anwendung dreier popula-
tionsdynamischer Modelle, dass die Schiitzung der Uberlebenszeit einer lokalen
Population moglich ist.

Wir kénnen davon ausgehen, dass die lokalen Populationsdynamiken innerhalb
einer Metapopulation nicht nur asynchron fluktuieren. Es ist sogar sehr wahr-
scheinlich, dass die Subpopulationen unterschiedliche intrinsische Wachstums-
raten haben. Es stellt sich dann die Frage, wie sich dies auf das Verhalten der

"http://www.helsinki.fi/science/metapop/metdyn.html (14.01.2002)
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gesamten Metapopulation auswirkt. Rohde & Rohde (2001) stellen nach eigenen
Angaben erstmals eine Untersuchung dieser Frage vor.

Dariiber hinaus wére es interessant zu untersuchen, ob Metapopulationsmodelle
auf Nicht-Metapopulationen anwendbar sind und zu welchen Ergebnissen sie
dann fiihren. Dazu kénnen die Habitatlandschaft und die Arteigenschaften so
veriandert werden, dass wir eine sich panmiktisch verhaltende bzw. eine raumlich
strukturierte Population erhalten.

In Schumaker (1996), Hargis et al. (1998) und Wiegand et al. (1999) finden sich
Landschaftsindizes, die Verdnderungen in der Populationsdynamik erklaren kon-
nen sollen. Bascompte & Solé (1998) geben einen Uberblick iiber unterschiedli-
che Modelle, die entwickelt wurden, um den Effekt der Habitatfragmentierung
auf Abundanzen und genetischen Reichtum abzuschétzen. Erfolgversprechender
scheint der Ansatz der ,0kologisch skalierten Landschaftsindizes* (Vos et al.,
2001), da hier nicht nur Landschafts-, sondern auch Arteigenschaften Beriick-
sichtigung finden. Raumliche Aggregationsansitze werden auferdem in Hanski
& Ovaskainen (2000), Frank & Wissel (2002) und Ovaskainen & Hanski (2001)
vorgestellt.

Modellierung kontinuierlicher Habitatlandschaften und -qualitidten

Die Qualitéit der Habitatpatches und der umgebenden Landschaft iibt nur einen
sehr geringen Einfluss auf die Metapopulationsdynamik von Melitaea cinzia auf
der Insel Aland in Finnland aus (Hanski et al., 1995a, 1996c). Verweise auf em-
pirische Studien und weitere Untersuchungen mit dem gleichen Ergebnis finden
sich in Wahlberg et al. (1996). Viele Modelle nehmen daher an, dass in stark
fragmentierten Landschaften eine bindre Unterscheidung zwischen Patch und
Matrix ausreichend ist. Der entscheidende Faktor zur Berechnung der Konnek-
tivitdt ist dann die Entfernung zwischen den Habitaten.

In kontinuierlicheren Landschaften spielen dagegen die Habitatstrukturen und
Randeffekte eine Rolle, da sie die Bewegung der Migranten leiten (Moilanen &
Hanski, 2001). Griinbaum (1998) weist mit einem individuenbasierten Modell
und einem Advektions-Diffusions-Ansatz einen Einfluss heterogener Landschaf-
ten auf die Suchstrategie Futtersuchender nach. Vandermeer & Carvajal (2001)
kommen zu dem Schluss, dass sich die Qualitit der Matrix auf das Dispersal und
damit auf die lokalen Besiedlungswahrscheinlichkeiten auswirkt. In einer empiri-
schen Studie mit Schmetterlingen bestatigt Ricketts (2001), dass die umgebende
Matrix die ,effektive” Isolation von Patches beeinflusst.

Verboom et al. (1991b) und Thomas et al. (2001) kommen zu dem Schluss, dass
auch die Patchqualitét sehr wohl eine Rolle spielt. Hanski & Singer (2001) haben
nachgewiesen, dass je nach Zusammensetzung der beiden Wirtspflanzen von M.
cinzia innerhalb der Habitate die Eiablagepriferenzen die Wahrscheinlichkeit
der Kolonisation eines Patches beeinflussen (colonization effect).

Kontinuierliche Habitatlandschaften und Patchqualitdten konnen leicht im
Landschaftsgenerator lage erzeugt werden, wenn dieser entsprechend erweitert
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wird (vgl. die Modellvariablen MeanPatchQual und VariancePatchQual in
Abschnitt 2.5).

Unterschiedliche Habitatqualitdten @Q; (Q; < Qmar) konnen im Patch-Matrix-
Inzidenzmodell durch die Einfithrung effektiver* Flichengrofen Aff U
A; (Qi/ Qmaz) beriicksichtigt werden (vgl. Hanski, 1994b). Im Grid-Modell kénn-
ten analog Korrekturfaktoren fiir effektive Zellkapazititen verwendet werden.
Biedermann (1997) bezieht auf diese Weise beispielsweise Habitatparameter in
das Hanski-Modell mit ein. ter Braak et al. (1998) fiigen einen weiteren Term fiir
die Patchqualitdt in die logit-transformierte Gleichung von J; ein. In Rothhaupt
(1997, Kapitel 7) findet sich ein Simulationsmodell zur Bedeutung unterschied-
licher Habitatqualitéiten fiir das Uberleben des Raubwiirgers.

Moilanen & Hanski (1998) haben den Effekt unterschiedlicher Habitatqualita-
ten und Landschaftsstrukturen auf die Metapopulationsdynamik mit Hilfe des
Inzidenzmodells untersucht. Sie kommen zu dem Ergebnis, dass die Beriicksich-
tigung der Landschaftsstruktur die Modellprognosen nicht verbessern konnte,
und dass die Eignung zusétzlicher Umweltfaktoren wie z. B. Patchqualitit als
erkldrende Modellvariablen gering ist. Allerdings weisen sie darauf hin, dass
Umweltfaktoren in einem gewissen Mafse schon bei der Abgrenzung der Patches
beriicksichtigt wurden und dass fiir die untersuchte Art M. cinzia die Bedeutung
von Flache und Isolation besonders herausragend ist.

So wichtig die Beriicksichtigung rdumlicher Strukturen in Metapopulationen ist,
so schwierig kann in der Praxis fiir bestimmte Spezies der Prozess der Habitatab-
grenzung sein, der ja dem Inzidenzverfahren vorausgeht. So hat Moilanen (2002)
die Auswirkungen falscher Patchflichen und nicht beriicksichtigter Habitate auf
die Prognosen des Inzidenzmodells untersucht.

Dynamische Habitatlandschaften

Uber lange Zeitriume wird die Landschaft aufgrund von Vegetationsveréinderun-
gen dynamisch. Es kann daher sinnvoll sein, Tiermodelle mit Vegetationsmodel-
len zu koppeln (Holt et al., 1995). Ak¢akaya (2000) hat einen Ansatz entwickelt,
der dynamische Landschaften durch eine Zeitreihe von zwei Parametern repri-
sentiert (weitere Ansitze in Keymer et al., 2000). Hanski (1999a) versucht die
Wirkung dynamischer Landschaften mit dem Inzidenzmodell zu quantifizieren,
indem er eine Persistenz-Grenzbedingung fiir dynamische Landschaften angibt.

In den Inzidenzmodellen kann eine dynamische Landschaft in einer stochasti-
schen Simulation mit zeitlich variierenden Flichengrofen bzw. Zellkapazitdten
beriicksichtigt werden. Dies kann mit Hilfe von dynamischen Korrekturfaktoren
geschehen.

RastergroBe und -geometrie

Das Rasterdatenmodell ist besonders interessant fiir den Einsatz auf verschiede-
nen raumlichen Skalen. Zum einen erlaubt es bei einem grobmaschigen Raster
(etwa ab 100 m) Untersuchungen auf Landschaftsmafistab. Zum anderen kann
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es mit einem Raster im Bereich von wenigen Metern dazu eingesetzt werden,
die engrdumige Auswirkung von Dispersal zu modellieren und diesbeziigliche
Freilanduntersuchungen zu unterstiitzen. Ein feinmaschiges Raster trigt zudem
dem Umstand Rechnung, dass sich die Umweltfaktoren fiir manche Arten auf
einer sehr kleinrdumigen Skala dndern (siehe Cowley et al., 2000).

Es wére interessant zu untersuchen, ob sich die Kapazititen der Zellen am Rand
eines Patches von denen im Kerngebiet des Habitates unterscheiden. Dies konnte
daran liegen, dass in der Ndhe zur Patchgrenze eine hohere Dispersalwahrschein-
lichkeit besteht, da die Individuen dort wahrscheinlicher in die Matrix geraten
und dann im anderen Bewegungsmodus dispergieren.

Anstelle der quadratischen Zellen sind bei entsprechender Modifikation der Mo-
dellgleichungen auch andere Formen denkbar. Tischendorf (1997) hat die tech-
nischen und methodischen Grenzen von rasterbasierten Modellen sowie GIS bei
der rdumlich expliziten Simulation von Tierbewegungen in heterogenen Land-
schaften untersucht und den Ansatz eines irreguléren Rasters gewéhlt.
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6 Ausblick
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Verwendete Software

Wie dargestellt wurden die Programme lage, patch-module, grid-module,
hanski und settele in C++ unter Linux erstellt. Compiler und Laufzeitumge-
bungen entsprechen den mit SuSE-Linux 7.3 ausgelieferten Versionen. Dariiber
hinaus wurden folgende Programme und Bibliotheken verwendet (in alphabeti-
scher Reihenfolge):

Biome CVS2-Version vom 31.01.2002 (Online ist die Version 0.0.3
vom 05.07.2001 verfiigbar.)
,C++ library aimed at individual-based /agent-based simula-
tions*

Autor: Martin Hinsch

Verfiigbarkeit:  Frei. Quellcode in C++.

Quelle: http://freshmeat.net/projects/biome/ (14.01.2002)

gnuplot Version 3.7 patchlevel 1, 22.10.1999
- better than the ghastly pascal newplot program® (bezieht
sich nicht auf das GNU-Projekt)

Autoren: Thomas Williams, Colin Kelley und viele andere

Verfiigbarkeit:  Frei. UNIX, Microsoft Windows und andere.

Quelle: SuSE-Linux 7.3

GSL Version 1.0, 01.11.2001
,GNU Scientific Library“

Autoren: Mark Galassi, Jim Davies, James Theiler, Brian Gough, Ge-
rard Jungman, Michael Booth und Fabrice Rossi

Verfiigharkeit:  Frei. Quellcode in ANSI C, kann auf den meisten Plattformen
kompiliert werden.

Quelle: http://sources.redhat.com/gsl/ (04.11.2001)

TISEAN Version 2.1, Dezember 2000
,Nonlinear Time Series Analysis*

Autoren: Rainer Hegger, Holger Kantz und Thomas Schreiber

Verfiigbarkeit: Frei. Quellcode in ANSI C und Fortran 77, kann auf den
meisten Plattformen kompiliert werden.

Quelle: http://www.mpipks-dresden.mpg.de/“tisean/TISEAN_2.1

(14.01.2002)

2 Concurrent Versions System (version control system)
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Verwendete Software

truth CVS-Version vom 31.01.2002
Individuenbasiertes Simulationsmodell in C++
Autor: Martin Hinsch
Verfiigbarkeit: Direkt beim Autor
Quelle: martin@wosx30.eco-station.uni-wuerzburg.de

Aufserdem kamen mehrere Shell-Skripte zum Einsatz.

Die vorliegende schriftliche Fassung wurde in TEX unter Verwendung des Ma-
kropaketes IATEX 2¢ erstellt. Zur Gestaltung von Abbildungen dienten die Pro-
gramme gnuplot Version 3.7, Xfig Version 3.2 patchlevel 3¢, Dia Version 0.88.1
und GIMP Version 1.2.2.
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A Zusammenfassender Uberblick
iber die Inzidenzmodelle

Tabelle A.1: Synoptischer Uberblick iiber die Inzidenzmodelle

Patch-Matrix-Modell

Rastermodell

E;, = min{eo A", 1}

Ei = e_KKi

K; . = (min.) relativer Besetzungsgrad

M2
¢ =M
CTOME R
M; =35;

Si= XN pjAje ¥

M2
Ci=—51t—
YTOMP

M; =37, pj Kje P oy
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—L— Ai> 4
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B Herleitung der Inzidenzgleichung

Im Folgenden werden wir ein einzelnes Habitat ¢ betrachten. Da die Ergebnisse
auf alle anderen Habitate iibertragbar sind, werden wir aus Griinden der Uber-
sichtlichkeit auf den Index 4 verzichten. Unter der Annahme, dass C und E in der
Zeit konstant sind, kénnen wir die Besetztheit eines Habitates mit einer linea-
ren, homogenen Markov-Kette erster Ordnung mit zwei Zustdnden modellieren.
Dazu fassen wir die Familie von zeitdiskreten Zustédnden {o(¢)} eines Habitates
als stochastischen Prozess mit dem endlichen, zwei-elementigen Zustandsraum
O = {0,1} auf, der die Markovsche Eigenschaft besitzt (Krengel, 1991): Fiir
alle ¢ und fiir alle Zusténde oy, ...,0i11 € O mit dem Wahrscheinlichkeitsmaf
prob(o(0) = oy, ...,0(t) = 0;) > 0 gilt

prob (o (t+1) =0441 | 0(0) =00,...,0(t) = 01)
= prob(o(t+1) =041 | 0(t) =01) . (B.1)

Aus der Homogenitdt der Markov-Kette folgt, dass fiir alle z,y € O
prob (o (t+1) = y| o (t) = ) =: py, unabhiingig von ¢ ist. Die Ubergangswahr-
scheinlichkeit pg,, zur Zeit £ + 1 in den Zustand y zu gelangen, héngt also nur
vom Zustand z (und nicht von der Zeit ¢) ab. Wir kénnen die Ubergangswahr-
scheinlichkeiten py; = C, poo = 1 — C, p1o = E, p11 = 1 — E angeben (vgl.
Tabelle B.1) und in einer Matrix P = (p,,) zusammenfassen, die auch stochas-
tische Matrix genannt wird:

1-C C
P:( s 1_E>. (B.2)

Tabelle B.1: Ubergangswahrscheinlichkeiten eines Habitates vom Zustand zur Zeit ¢ in
einen Zustand zur Zeit t + 1.

Alter Zustand Neuer Zustand Ubergangswahrscheinlichkeit

besetzt unbesetzt E

besetzt besetzt 1-F
unbesetzt besetzt C
unbesetzt unbesetzt 1-C

126



Der Zeilenvektor p®) = ( gt), pgt)) gebe die Wahrscheinlichkeiten an, dass sich
das System zum Zeitpunkt ¢ im Zustand 0 (unbesetzt) oder 1 (besetzt) befindet,
wenn der Anfangszustand mit p® = (pgo), pgo)) gegeben ist. Das Habitat ist in
zwei Fillen zum Zeitpunkt ¢ unbesetzt: Wenn es zum Zeitpunkt ¢ — 1 ebenfalls
unbesetzt war und keine Kolonisation stattgefunden hat oder wenn die Subpo-
pulation, die zur Zeit ¢ —1 das Habitat besetzte, ausgestorben ist. Analog ist das
Habitat zum Zeitpunkt ¢ besetzt, wenn zuvor im leeren eine Kolonisation oder
im besetzten keine Extinktion stattgefunden hat. Wir fassen diese Uberlegungen
zusammen in die Gleichungen

) = pVa-o)+p"VE (B.3)
pi) = p{Ve+pVa-B) (B.4)

bzw. in Matrixschreibweise

p) =pt-p (B.5)
und erhalten durch Iteration

p =pt=2p2—  =pOpt (B.6)

Befindet sich das System zu Anfang im Zustand 0, so ist péo) = (1,0) und

p®) = (pgto), pgtl)). Befindet sich das System zu Anfang im Zustand 1, so

ist p(()o) = (0,1) und p® = (p%), pﬁ?). Dadurch erhalten wir die ¢-Schritt-
Ubergangswahrscheinlichkeit

pgfg = prob (Zustand y zur Zeit ¢t | Zustand z zur Zeit 0) . (B.7)

Wir schlieRen in unseren Uberlegungen die Fille E = C = 0 (das System
verbleibt im Anfangszustand) und F = C = 1 (das System alterniert determi-
nistisch zwischen den beiden moglichen Zustédnden) aus. Dann hat die ¢-Schritt-
Ubergangsmatrix (p%) fir ¢ > 1 nur strikt positive Elemente. Daraus folgt,

(t)

dasss die Ubergangswahrscheinlichkeiten pgy, fiir £ — 0o gegen von z unabhiin-
gige Zahlen 7, konvergieren (siehe z. B. auch Cox & Miller, 1978; Krengel, 1991).

Der Vektor 7w = () ist der eindeutig bestimmte Wahrscheinlichkeitsvektor, der
das Gleichungssystem

Ty = Z Py Py (r € 0) (B.8)
yeo

16st. Mit der Bedingung mg+m; = 1 fiir Wahrscheinlichkeitsverteilungen erhalten
wir in unserem Fall
E
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B Herleitung der Inzidenzgleichung

T = . (B.10)

Die gesuchte Gleichgewichtswahrscheinlichkeit fiir den besetzten Zustand eines
Habitates (Inzidenz) ist genau ;. Unter Beriicksichtigung der habitatspezifi-
schen Extinktions- und Kolonisationswahrscheinlichkeiten erhalten wir schliefs-
lich

Ji= (B.11)

128



C Partielle Ableitungen der
Modellgleichungen

Die hier angegebenen partiellen Ableitungen nach den Metapopulationsparame-
tern werden zum Fit der Modellgleichungen an die Simulationsdaten benotigt
(sieche Abschnitt 2.7.2).

Patch-Matrix-Modell

Die Extinktionswahrscheinlichkeit F; eines Patches ¢ (i = 1,..., N) hingt von
der Flichengrofe A; sowie den beiden Parametern ey und x ab:

E; = min{eg AT 1} . (C.1)

Die partiellen Ableitungen lauten

BEi_ Al_aC ,eoAi_xgl
deg { 0 , sonst ’ (€-2)
OF; o —ep In (Az) e 7T In A; , €0 AT <1
= i (C.3)
ox 0 , sonst
Die Kolonisationswahrscheinlichkeit C;
S2
Ci= —1t— C4
52 4+ y'? (€4

wichst sigmoid mit der Konnektivitdt S;. Der genaue Wachstumsverlauf wird
durch den Parameter 3’ bestimmt. Differenziert man C; nach 4, so erhilt man
oC; -2y §?

EE ST o

Die ,relative“ mittlere Immigrantenzahl von Patch ¢ nach Patch j # i (i,7 =
1,...,N) ergibt sich durch die Skalierung mit dem Besetzungsgrad p;, der F1a-
chengréfie A; und der beobachteten maximalen Immigratenzahl M;;:

N M,

pi A M;;
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C Partielle Ableitungen der Modellgleichungen

Differentiation nach « ergibt:

OM;: —ad
Uy ey =
Rasterdatenmodell

Die Extinktionswahrscheinlichkeit Ej; einer Zelle ¢ (i = 1,...,Z) ist gegeben
durch die Kapazitit K; und dem Parameter k:

E=e HEi (C.8)

Als Ableitung nach k erhilt man:

= -K;je HKi (C.9)

Die Kolonisationswahrscheinlichkeit C; einer Zelle

M?
Ci=—51t— C.10
COME (G.10)

ergibt sich aus der mittleren Immigrantenzahl M; in diese Zelle und dem Kolo-
nisationsparameter p. Fir die Ableitung gilt:

oC; —2p M?
L=t (C.11)

o (M7 +p?)
Die ,relative mittlere Immigrantenzahl von Zelle i in Zelle j # 4 (4,5 = 1,...,7)

wird unter Beriicksichtigung des Besetzungsgrades p;, der Kapazitit K;, des
Winkels ¢;; und der beobachteten maximalen Immigratenzahl M;; berechnet:

— M;; P
My=— "0 __ — o=Prij (C.12)
pi Ki pij M

Differentiation nach dem Migrationsparameter p ergibt

OM;;
dp

= _'r’ij e_,O'rij . (013)
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D Initialwerte der numerischen
Verfahren

Sowohl die Fitverfahren zur Extraktion der ,wahren“ Prozessparameter (siehe
Abschnitt 2.7.2, Seite 33 ff.) als auch das Simulated Annealing-Verfahren (Ab-
schnitt 2.4.2; Seite 23 ff.) sind auf Startwerte angewiesen.

Die Initialwerte der Fitverfahren sind in Tabelle D.1 und des Simulated An-
nealings in Tabelle D.2 dargestellt. Sie konnen prinzipiell beliebig gewdhlt wer-
den. Um jedoch realistische Ergebnisse sicherzustellen, haben wir die Verfahren
so initialisiert, dass die Startpunkte in Bereichen liegen, von denen wir annehmen
konnen, dass sie in etwa den von uns untersuchten Art-Landschafts-Szenarien
entsprechen.

Tabelle D.1: Startwerte der Prozessparameter fiir die Fitverfahren

Patch-Matrix-Modell Rastermodell

o 5.0 ) 20.0
vy 0.1 1 0.1
€o 0.1 K 5.0
T 1.0

Patch-Matrix-Modell

Bei einer durchschnittlichen Wanderdistanz von R = 0.4 km ergibt sich nach
Poethke et al. (1996a) fiir

a=— (D.1)

ein Migrationsparameter von a = 5 km™".

Der Extinktionsparameter  wird aus nahe liegenden Griinden auf 1.0 gesetzt
(ausfiihrliche Diskussion in Abschnitt 4.1.2 ab Seite 74).

Der zweite Extinktionsparameter ey wird so gewéhlt, dass die Extinktionswahr-
scheinlichkeit der grofsten Habitatfliche in den Hafsbergen kleiner als ein Prozent
ist. Mit Ap,qz = 12.28 ha ergibt sich ein gerundeter Wert von ey = 0.1.
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D Initialwerte der numerischen Verfahren

Der Kolonisationsparameter y' beschreibt (im Falle 8 = 1) anschaulich die mitt-
lere Immigrantenzahl in ein Patch, fiir das die Kolonisationswahrscheinlichkeit
C; = 0.5 ist. Wir wahlen dafiir willkiirlich zwei Individuen (bspw. ein ménnli-
ches und ein weibliches). Da in unserem Modell jedoch nur die ersten Eiablagen

von dispergierenden Weibchen erfasst werden, setzen wir 3’ = % =0.1.

Rastermodell

Angesichts einer Gridgrofse von D = 100 m gehen wir von einer durchschnitt-
lichen Wanderdistanz von R = 0.1 km aus und kommen nach Gleichung (D.1)
auf p =20 km 1.

Den Kolonisationsparameter setzen wir analog zum Patch-Matrix-Modell auf
w=0.1.

Der Extinktionsparameter k wird so gewahlt, dass die Aussterbewahrscheinlich-
keit einer Zelle mit der Kapazitidt K; = 1 kleiner als ein Prozent ist, was zu
einem ganzzahligen Wert von k = 5.0 fiihrt.

Tabelle D.2: Startwerte der Prozessparameter fiir das Simulated Annealing-
Optimierungsverfahren

Patch-Matrix-Modell Rastermodell

o 5.0 P 20.0
T 1.0 7 0.1
e 0.001 K 5.0

Simulated Annealing

Wir parametrisieren das Simulated Annealing-Optimierungsverfahren so, dass
insgesamt 2698 Auswertungen von Gleichung (2.28) erfolgen. Die Abkiihlung der
Temperatur geschieht in 142 Stufen, in denen jeweils 19-mal die Log-Likelihood-
Funktion berechnet wird. Die Boltzmann-Konstante ist so gewéhlt, dass sich vor
dem Hintergrund der durchschnittlichen Werte zahlreicher Probeldufe geeignete
Wahrscheinlichkeiten zur Akzeptanz auch schlechterer Zusténde ergeben (vgl.
Tabelle D.3).

Zufallsgenerator

In Tabelle D.4 werden die Initialwerte des Zufallsgenerators fiir die verschiede-
nen Replikate des Landschaftsgenerators und des individuenbasierten Modells
aufgelistet.
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Tabelle D.3: Parameterwerte des Simulated Annealing-Optimierungsverfahrens

Patch-Matrix-Modell Rastermodell

N _TRIES 20 20
ITERS FIXED T 1 1
STEP SIZE 0.5 0.5
K 2.0 2.0
T INITIAL 1.0 1.0
MU_T 1.05 1.05
T MIN 0.001 0.001

Tabelle D.4: Initialwerte des Zufallsgenerators

Replikat

1 4 5 6 7 8 9 10
randSeed 3

2 3
5 7 11 13 17 19 23 29 31
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E Symbolverzeichnis

Auf den folgenden Seiten sind sémtliche Variablen und Modellparameter auf-
gefiihrt. Sie sind mit einem Verweis auf ihr erstes Erscheinen in dieser Arbeit
und ggf. auf die zugehorige Gleichung versehen. Sofern die Symbole zu einem
bestimmten Modell bzw. Programm gehoren, sind sie innerhalb dieser Gruppe
geordnet. Manche Programme verfiigen iiber Parameter, die fiir diese Arbeit
nicht relevant sind und deshalb auch nicht erldutert werden. Sie werden an
dieser Stelle jedoch der Vollstdndigkeit wegen erwahnt. Die dabei angegebene
Seitenzahl bezieht sich auf den dazugehorigen Abschnitt in dieser Arbeit.
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o>

Zu schitzender Parametervektor, Seite 21
Maximum-Likelihood-Schétzer von 6, siehe Gleichung (2.29), Seite 23
Maximum-Likelihood-Schétzer von ¢, Seite 32
Maximum-Likelihood-Schétzer von e, Seite 32

Variationskoeffizient von 6, siehe Gleichung (3.2), Seite 59

Relativer Fehler von 0, siehe Gleichung (3.1), Seite 59

Geometrisches Mittel der Maximum-Likelihood-Funktion, siehe Glei-
chung (6.2), Seite 98

Asymptotische Wahrscheinlichkeit, dass sich das System im Zustand y
befindet, Seite 127

Maximale Anzahl beobachteter reproduktiver Dispersalereignisse zwi-
schen zwei Patches/Zellen, Seite 34

Kolonisationswahrscheinlichkeit eines Patches oder einer Zelle, Seite 32
Kolonisationswahrscheinlichkeit von Habitat 4, Seite 12
Extinktionswahrscheinlichkeit eines Patches oder einer Zelle, Seite 32
Extinktionswahrscheinlichkeit von Habitat 7, Seite 12

Wert der Energiefunktion des Simulated Annealing im ¢-ten Schritt, Sei-
te 23

Anzahl der Habitate, Seite 12

Inzidenz von Habitat 4, Seite 13

Log-Likelihood-Funktion fiir @, siehe Gleichung (2.28), Seite 22
Mittlere Anzahl an Immigranten von Patch/Zelle i nach j, Seite 34

Anzahl der Zustandsiibergéinge eines Patches oder einer Zelle von ‘unbe-
setzt” nach ‘unbesetzt’, Seite 32

Anzahl der Zustandsiibergéinge eines Patches oder einer Zelle von ‘unbe-
setzt” nach ‘besetzt’, Seite 32
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E Symbolverzeichnis

Ny

N

Anzahl der Zustandsiibergiinge eines Patches oder einer Zelle von ‘be-
setzt’ nach ‘unbesetzt’, Seite 32

Anzahl der Zustandsiibergiinge eines Patches oder einer Zelle von ‘be-
setzt’ nach ‘besetzt’, Seite 32

Zustandsraum im Markov-Modell, Seite 126
Besetzungszustand von Patch ¢ zum Zeitpunkt ¢, Seite 12

Stochastische Matrix der Ubergangswahrscheinlichkeiten, siehe Glei-
chung (B.2), Seite 126

P(c,e) Likelihood-Funktion fiir die Kolonisationswahrscheinlichkeit ¢ und die
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Extinktionswahrscheinlichkeit e, Seite 32

Wahrscheinlichkeit, dass sich das System zum Zeitpunkt ¢ im Zustand y
befindet, siehe Gleichung (B.4), Seite 127

Ubergangswahrscheinlichkeit vom Zustand z in den Zustand y, Seite 126

t-Schritt-Ubergangswahrscheinlichkeit vom Zustand z in den Zustand v,
siehe Gleichung (B.7), Seite 127

Likelihood-Funktion fiir 8, siehe Gleichung (2.27), Seite 22

Maximale Wanderdistanz [km], siehe Gleichung (D.1), Seite 132



Rasterbasiertes Inzidenzmodell

K

i
’f‘i]‘
T

Yi

Extinktionsparameter, siehe Gleichung (2.16), Seite 19
Kolonisationsparameter, sieche Gleichung (2.22), Seite 20
Migrationsparameter, sieche Gleichung (2.23), Seite 20

Winkelbeziehung zwischen Zelle ¢ und j, siehe Gleichung (2.25), Seite 21

Kolonisationswahrscheinlichkeit von Zelle i, sieche Gleichung (2.22), Sei-
te 20

Extinktionswahrscheinlichkeit von Zelle 4, siehe Gleichung (2.16), Sei-
te 19

Kapazitéit von Zelle 4, Seite 20

Kapazitat von Zelle 7, siehe Gleichung (2.17), Seite 19
Kapazitat von Zelle 7, siehe Gleichung (2.18), Seite 19
Kapazitat von Zelle 7, siehe Gleichung (2.20), Seite 19
Minimale Kapazitit, sieche Gleichung (2.19), Seite 19

Mittlere Anzahl von Immigranten in Zelle 7, sieche Gleichung (2.23), Sei-
te 20

Qualitative bzw. quantitative Populationsgrofsenangabe von Zelle 4, Sei-
te 18

Relative Besetzungshaufigkeit von Zelle i, siehe Gleichung (2.23), Seite 20
Distanz zwischen Zelle i und j, siehe Gleichung (2.24), Seite 20
Abszisse von Zelle 7, siehe Gleichung (2.24), Seite 20

Ordinate von Zelle 7, siche Gleichung (2.24), Seite 20

Anzahl Zellen, Seite 18
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E Symbolverzeichnis

Habitatlandschaftsgenerator
Color Red Schwellenwert zur Unterscheidung von Z-Index-Regionen, Seite 25
Distribution Klumpungsart, Seite 24

HABFilename Dateiname der zu speichernden Habitatlandschaft im hab-
Format, Seite 25

MeanPatchQual Durschschnittliche Patchqualitit, Seite 25
MeanPatchSize Durschnittliche Patchgrofe [m?], Seite 24
NoPatches Anzahl von Patches, Seite 24

pizelScale Skalierungsfaktor [m?], Seite 25

randSeed Initialisierung des Zufallszahlengenerators, Seite 25
VariancePatchQual Varianz der Patchqualitit, Seite 25
VariancePatchSize Varianz der Patchgrofe [m?], Seite 24
WorldSizeX Breite des Landschaftssausschnittes [m]|, Seite 24
WorldSizeY Hohe des Landschaftssausschnittes [m], Seite 24

ZIX Filename Dateiname der zu speichernden Habitatlandschaft im zix-
Format!, Seite 25

'zix steht fiir Z-Index (vgl. Markl & Ramsak, 2001)
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Patch-Matrix- und Raster-Modul
grid__capacity _mode Kapazitdtsmodus, Seite 38
grid__qualitative Initialisierung des Zufallszahlengenerators, Seite 38

HABFilename Dateiname des Habitatlandschafts-File im HAB-Format, Sei-
te 36

INC prefiz Prifix der Inzidenzaufzeichnungen des Wahrheitsmodells, Sei-
te 37

init__alpha Initialwert von a, Seite 38
init_col _par Initialwert von g/, Seite 38
init_den__par Initialwert von z, Seite 38
init_e_par Initialwert von k, Seite 38
init_ext par Initialwert von e, Seite 38
init_mig par Initialwert von p, Seite 38
init_y par Initialwert von p, Seite 38

MeanPrefir Priafix der Datei mit den zu speichernden langfristigen Beobach-
tungen, Seite 38

NObservations Anzahl der Snapshotbeobachtungen, Seite 37
ObservationStart Startjahr der Snapshotbeobachtungen, Seite 37
OlInterval Intervall zwischen den Snapshotbeobachtungen, Seite 37
randSeed Initialisierung des Zufallszahlengenerators, Seite 38

SnapshotPrefix Prafix der Datei mit den zu speichernden Snapshotbeobach-
tungen, Seite 37
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Patch-Matrix-Inzidenmodell

(87

g
Ao

Yi
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Migrationsparameter, sieche Gleichung (2.6), Seite 16
Kolonisationsparameter, sieche Gleichung (2.5), Seite 15

Kritische Flachengrofse, fiir die das Extinktionsrisiko gleich 1 ist, Seite 15
Flachengrofe von Patch ¢ [ha], Seite 15

Parameter, siehe Gleichung (2.6), Seite 16

Kolonisationswahrscheinlichkeit von Patch i, sieche Gleichung (2.4), Sei-
te 15

Distanz zwischen Patch 4 und j, siehe Gleichung (2.7), Seite 16

zusammengefasster Kolonisations- und Extinktionsparameter, siehe Glei-
chung (2.11), Seite 17

Extinktionsparameter, der die Aussterbewahrscheinlichkeit fiir eine nor-
mierte Flichengrofe angibt, sieche Gleichung (2.3), Seite 15

Extinktionswahrscheinlichkeit von Patch , siehe Gleichung (2.3), Seite 15

Mittlere Anzahl von Immigranten in Patch ¢, sieche Gleichung (2.5), Sei-
te 15

Anzahl Patches, Seite 14
Beobachtete relative Besetzungshéufigkeit von Patch 4, Seite 15
Konnektivitat von Patch i, sieche Gleichung (2.6), Seite 16

Extinktionsparameter, der die Abhéngigkeit der Aussterbewahrschein-
lichkeit von der Flichengrofe beschreibt, siehe Gleichung (2.3), Seite 15

Abszisse des Mittelpunktes von Patch i [m], Seite 15
Kolonisationsparameter , siehe Gleichung (2.4), Seite 15

zrusammengefasster Kolonisationsparameter, siehe Gleichung (2.9), Sei-
te 17

Ordinate des Mittelpunktes von Patch 4 [m], Seite 15



Simulated Annealing

ITERS FIXED T lterationen fiir ein 7. Wird nicht bendtigt., Seite 23
k Boltzmann-Konstante, Seite 23

MU T Divisor der Abkiihlungsvorschrift, Seite 23

N _ TRIES Maximale Schrittanzahl im Random Walk, Seite 23

p Wahrscheinlichkeit, mit der ein neuer Zustand akzeptiert wird, sieche Glei-
chung (2.30), Seite 23

STEP SIZFE Maximale Schrittweite, Seite 23
T Aktuelle Temperatur, Seite 23
T INITIAL Anfangstemperatur, Seite 23

T MIN Minmale Temperatur, Seite 23
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E Symbolverzeichnis

Individuenbasiertes Modell
# local cat. Anzahl lokaler Katastrophen pro Generation, Seite 29
# species Anzahl der Spezies, Seite 30

ampl. of cat. Amplitude der Katastrophe / Anteil der Individuen, die im Fall
einer Katastrophe sterben [%], Seite 29

area local cat. Anteil der Katastrophenfliche an der gesamten Landschaft, Sei-
te 29

climateAmpl Amplitude globaler Klimaschwankungen, Seite 29

dy at border Individuen sterben, wenn sie sich iiber den Landschaftssauschnitt
hinaus bewegen (1), Seite 29

evolution Evolution ein (1) oder aus (0), Seite 30

habitat.ptc Dateiname, Seite 30

intNum Individuenanzahl zu Beginn der Simulation, Seite 30

mateRadius Detektionsradius von Paarungspartnern [m|, Seite 28
matrizDist Maximale Schrittweite in der Matrix [m], Seite 27
matrizTurn Maximale Winkeldnderung in der Matrix [rad], Seite 27
maxAge Maximales Alter der Individuen [d], Seite 26
mazrFggsPerAnimal Maximale Anzahl an Eiern eines Weibchens, Seite 26
maxNestsPer Ha Maximale Anzahl von Nestern pro Hektar, Seite 30
mutRate Mutationsrate, Seite 30

nestRadius Detektionsradius von Ressourcen [m], Seite 28

patchDist Maximale Schrittweite innerhalb eines Patches [m], Seite 27
patchTurn Maximale Winkeldnderung innerhalb eines Patches [rad], Seite 27

prob. local cat. Wahrscheinlichkeit, mit der ein Ei vernichtet und die Ressource
nicht wieder freigeschaltet wird, Seite 29

prob. of cat. Wahrscheinlichkeit, mit der eine Katastrophe eintritt, Seite 29

variable r Anzahl an Eiern eines Weibchens unabhéngig von Klimaschwankun-
gen (0), Seite 30

viewscale Analogon zu pizelScale in lage [m], Seite 30

worldFileName Dateiname der Habitatlandschaft im hab-Format, Seite 30
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F Inhalt der beiliegenden CD

Auf der CD befinden sich alle Programmtexte und Daten, die zum Reprodu-
zieren der Ergebnisse dieser Arbeit notwendig sind. Die Daten aller erhobenen
Modellldufe konnen aufgrund ihres Umfangs (komprimiert 11.0 GB) an dieser
Stelle leider nicht bereitgestellt werden. Folgende Verzeichnisse sind auf der CD
angelegt:

bin vorkompilierte Versionen der Programme

data ausgewertete Daten

diplomarbeit diese Arbeit

scenario das Standardszenario zum Reproduzieren der Replikate

scripts die zur Bearbeitung der Daten verwendeten Skripte

src alle Quelltexte

Weitere Informationen befinden sich in der Datei README. txt.
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