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SISSEJUHATUS

Fakt, et ruumianaliiiisi tulemused soltuvad andmete agregatsiooni meetoditest ja
tsoneerimisest, on geograafidele juba ammu teada. Uldiselt tundakse seda muudetava
ruumilise tithiku probleemi (modifiable areal unit problem — MAUP) nime all, mida
esmakordselt mainisid S. Openshaw ja P. Taylor (1981). Seda teemat on maastikuékoloogias
palju kasitletud (Turner and Gardner, 1990; Farina 1998, 2000; Turner et al. 2001; Jelinski
and Wu, 1996; Wu and Qi, 2000; Hay ef al., 2001; Wu et al., 2002).

MAUP seisneb kahes omavahel seotud probleemis: skaala probleem - ruumilise analiiiisi
tulemused voivad olla véga erinevad sdltuvalt skaalast (ruumiline lahutus, uurimisala ulatus);
ning tsoneerimise probleem — ruumilise analiiiisi tulemused varieeruvad erineva ruumilise
konfiguratsiooni vOi tsoneerimise pohimdtte (klassifitseerimise) tottu sama skaala juures.

Kartograafiline mdotkava holmab neid mdlemat (Wu et al., 2002).

Maastikudkoloogia kontekstis koosneb MAUP kolmest omavahel seotud aspektist: kuidas
piksli suurus, tsoneerimine ja uurimisala ulatus modjutavad uurimise tulemusi ning kuidas
leida nende optimaalsed védrtused igal konkreetsel juhul. Kuigi kdik need kolm aspekti on
omavahel tihedalt seotud, on nende tihtsus iga uurimuse korral erinev. Kui uuritava néhtuse
uurimiseks kasutatakse rastermudelit, siis omab kodige suuremat tdhtsust piksli suurus (De

Cola, 1994).

Maastikumustrite hindamiseks on vilja todtatud palju erinevaid maastikuindekseid, mis on
eriti vajalikud hindamaks seoseid maastikumustrite ja ©Okoloogiliste protsesside vahel
(Griffith et al,2000). Sageli on 0Okoloogilisi protsesse vaja analiilisida erinevates
modtkavades ja erineva ruumilise detailsusega. Parameetrid ja protsessid, mis on olulised
ithes mdotkavas, ei pruugi sugugi tdhtust omada teises (Turner et al., 1989). Tihti on vajalik
muuta andmete ruumilist lahutust ning seda tihti just vidhendada. Néiteks erineva lahutusega
andmekihtide puhul piirab detailsust kdige vdiksema lahutusvdoimega kiht. Sellisel juhul on
oluline teada, kui suur osa infost liheb kaduma. Kuna lahutuse muutmisel hakkavad
viiksemad objektid dra kaduma ja andmed generaliseeruma, siis mdjutab piksli suurendamine

ka maastikuindekseid.



Mitmed uurimused on nididanud, et maastiku struktuur on oluline faktor, mis mojutab
toitainete ja orgaaniliste ainete viljakannet valglatest (Young et al., 1987; Arheimer and
Brandt, 2000; McDowell et al., 2001; Steegen et al., 2001; Cao et al., 2003; Davenport et al.,
2003; Haggard et al., 2003; Suttles et al., 2003; Buck et al., 2004; Nair and Graetz, 2004;
Wickham et al., 2003; Stalnacke et al., 1999). Kuna maastikuindeksite vairtus soltub
ruumilisest lahutusest (Wu et al., 2002), siis avaldab see ka modju maastikuindeksite ja
okoloogiliste protsesside vahelistele seostele. Selle moju ulatuse teada saamiseks on vaja
leida, kas maastikuindeksite soltumine ruumilisest lahutusest on seaduspirane.
Seaduspirasuste  olemasolu korral on voimalik leida, kas maastikuindeksite

indikatsioonivéértust on véimalik parandada.

Kéesoleva uurimust6d eesmairgiks oli vélja selgitada, kuidas ruumiline lahutus mojutab
maastikuindeksite vairtust. Teiseks eesmirgiks oli leida seoseid valglatest toitainete ja
orgaaniliste ainete viljakannete ning maastikuindeksite vahel ning kuivord neid tulemusi
mojutab ldhteandmete ruumiline lahutus. Seega koosneb uurimust66 kahest peamisest osast:
1) Maastikuindeksite ja piksli suuruse vahel seoste leidmine erinevatel ideaalmaastikel ja
reaalsetel maastikel;

2) Maastikuindeksite ja toitainete ning orgaaniliste ainete vaheliste seoste leidmine.

Piistitati kolm hiipoteesi:

Hiipotees I: maastikuindeksite sOltumine ruumilisest lahutusest on teatud tingimustel
seaduspdrane;

Hiipotees 2: ainete viljakanded on mojutatud nii maakasutuse kui ka maastikumustri poolt;
Hiipotees 3: maastikuindeksite ruumilisest lahutusest soltuvuse seaduspirasust arvesse vottes
on vOimalik parandada nende indikatsioonivéértust valglatest toitainete ja orgaaniliste ainete

véljakandes.

Kui ruumiliste mustrite soltuvust skaalast on iisna palju uuritud (Turner et al., 1989; Milne,
1991; Constanza and Maxwell, 1994; Wickam and Riitters, 1995; Moody and Woodcock,
1995; Cain et al., 1997; Blaschke and Petch, 1999; Wu et al., 2002; Gergel and Turner, 2002;
Lausch and Herzog, 2002), siis maastikuindeksite ja toitainete ning orgaaniliste ainete
vahelisi véljakandeid pole maastikuékoloogias eriti vaadeldud. On tehtud mdningaid
uurimusi maastiku karakteristikute ning vee kvaliteedi ja dravoolu vaheliste seoste kohta

(Jones et al., 2001). On leitud (Roth et al., 1996; Mander et al., 2000; Jones et al., 2001), et
5



pollumajanduslikes valglates mojutavad toitainete véljakandeid oluliselt maakasutuse
muutused. PSdllumajanduslike maade osakaal valglas omab suhteliselt head korrelatsiooni
toitainete viljakande hulkadega. Mida suurem on pollumajanduslike maade osakaal
maastikus, seda suurem on sealt toitainete vdljakanne (Mander et al., 2000). Samuti on leitud,
et veekogude ddrne (puhvertsoonide) maakasutus mojutab oluliselt veekvaliteeti valglas

(Jones et al., 2001).

Uurimustoos késitleti peamiselt skaala probleemi iihte osa (ruumilist lahutust), kuid vdhesel
médral peatuti ka kartograafilise mddtkavaga seotud probleemidel, mis sisaldavad nii skaala
probleemi kui ka tsoneerimise probleemi. Viimast just seetdttu, et mdlemas t66 osas ei olnud
voimalik kasutada samasid maakasutuse andmeid. Maastikuindeksite indikatsiooni véértuse

leidmisel ei saanud kasutada Eesti Pohikaarti.

Uurimustdd peamiseks piiranguks oli viljakande andmete leidmine. Vajalik oli leida
voimalikult palju valglaid, mille kohta olid olemas nii viljakande andmed kui ka
maakasutuse andmed. Sellest tulenevalt kasutatigi t66s Eesti jogede riikliku hiidrokeemilise
seire ldvendite valglaid. Nende andmete puuduseks oli asjaolu, et suur osa valglatest paikneb
Kirde-Eestis, kus on suur reostuskoormus. Seetdottu modjutasid uurimuse tulemusi

punktreostusallikad.

Uurimustdo koosneb neljast peatiikist:

1) Maastikuindeksite peatiikk annab iilevaade maastikuindeksite olemusest. Esitatud on iiks
voimalik indeksite klassifikatsioon ning pikemalt on lahti seletatud t60s kasutatud
maastikuindeksid;

2) Andmete ja metoodika peatiikis on kirjeldatud mdlemas t66 osas kasutatud uuritavaid
alasid, kasutatud andmeid ja meetodeid;

3) Tulemuste ja arutelu peatiikis on vilja toodud analiilisi olulisimad tulemused ning
arutletud nende voimalike pohjuste iile;

4) Jirrelduste peatiikis tuuakse vélja peamised t60st tehtud jareldused.



1. MAASTIKUINDEKSID

Maastiku ruumilisel struktuuril on kaks pdhikomponenti: kompositsioon ja konfiguratsioon.
Kompositsioon nditab maastiku mitmekesisust — eraldiste lihtlust ja rohkust. See ei mdodda
ega peegelda eraldiste geomeetriat ja geograafilist asukohta. Maastiku konfiguratsioon

iseloomustab eraldiste kuju ning nende ruumilist paiknemist (Leitdo and Ahern, 2002).

Maastikumustri hindamiseks ja kirjeldamiseks kasutatakse maastikuindekseid. Praecguseks on
vélja tootatud véga palju erinevaid indekseid, ning nende kasutamise jaoks ei ole olemas
kindlaid reegleid. Sageli soltub indeksite valik konkreetse uurimustdd vajadustest (Farina,

2000).

Ténapdeval on olemas ka juba mitmeid programme nende arvutamiseks. Levinuim

maastikindeksite arvutamise programm on Fragstats, mida kasutati ka kéesolevas to0s.

Fragstats-i tootasid algselt vdlja Barbara Marks ja Kevin McGarigal 1993. a. DOSi ja Unixi
keskkonna jaoks. Niitidseks on vilja tulnud juba Fragstats 3.3, millel on ka graafiline
kasutajaliides. Fragstats 3.3 puuduseks on asjaolu, et see ei voimalda analiilisida vektorkujul

olevaid andmeid  (http://www.umass.edu/landeco/research  /fragstats/fragstats.html).

Fragstats-is on voimalik saada viljundit nii kaardi kujul kui ka numbriliselt. Kaardina
saadava véljund arvutatakse jooksva filtri abil ning paraku on see vdga aegandudev ning

antud t00s seda ei kasutatud.

Fragstats-1 on integreeritud ka erinevate GIS—i programmidega: ArcView ja Arclnfo-ga.
ArcView jaoks on olemas laiendid (Extensions) Patch Analyst ja Patch Analyst (Grid), mis on
mdlemad saadaval Internetist'. Esimene neist on vektorandmete ja teine rasterandmete
t3Gtlemiseks. Vabavarana on vdimalik internetist alla laadida ka laiendit Landscape Analyst’,
milles ei ole kiill Fragstats-is kasutatavaid indekseid, kuid see sisaldab erinevaid maastiku
analiiiisi voimalusi (hiidroloogilised, erosiooni ja elupaikade mudelid). Lisaks eelnevatele on

vélja tootatud laiend Fragstats for ArcView, mis kahjuks ei ole vabavara, kuid mida saab 14

! vt. http:/flash.lakeheadu.ca/~rrempel/patch/
2 vt. http://canaanvi.org/gis/lasds/la_promopage.asp
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pievaseks proovimiseks alla laadida’.  See programm sobib ainult vektorandmete

tootlemiseks. Arclnfo jaoks on loodud Fragstats*ARC.

Maastikuindeksid jagunevad kaheks pdhitiiiibiks olenevalt sellest, kas nad arvutavad
maastiku  kompositsiooni vOi konfiguratsiooni. Maastiku kompositsiooni mdddavad
mitmekesisuse indeksid ning pindala indeksid (niditavad eraldise tiiiibi proportsiooni
maastikus). Maastiku konfiguratsiooni iseloomustavad serva, kuju, koonduvuse ja

kontrastsuse indeksid (Leitao and Ahern, 2002).

Maastikuindekseid voib samuti jaotada olenevalt tasemest, millel neid arvutatakse, voi
olenevalt indeksi tiilibist. Indekseid saab arvutada kolmel erineval tasemel: eraldise,
maakasutuse/katte tiilibi (klassi) vdi maastiku tasemel (kogu maastiku voi vaatlusaluse ala
jaoks). On indekseid, mida saab arvutada kdigil kolmel tasemel (niit. servatihedus) ja on ka
indekseid, mida saab arvutada ainult iihel neist tasemetest (néit. mitmekesisuse indekseid on
voimalik arvutada ainult maastiku tasemel). Indeksite jaotuseid nende tiiiibist 1&htuvalt on
erinevaid. Fragstats kasutab jirgnevat jaotust (McGarigal and Marks, 2002):

e Pindala/tiheduse/serva indeksid (Area/density/edge metrics) — kirjeldavad
eraldiste suurust ja kuju ning nende poolt moodustuvat serva.

e Kuju indeksid (Shape metrics) — kirjeldavad eraldiste kuju; enamus neist
pohinevad iimbermdddu-pindala suhtele.

e Tuumala indeksid (Core area metrics) — tuumalasid iseloomustavad niitajad.
Tuumalaks loetakse ala eraldise sees, mis jadb vilja servaefekti mojualast.

e Isoleerituse/ldheduse indeksid (Isolation/proximity metrics) — kirjeldavad eraldiste
isoleeritust teistest sama tiiiipi eraldistest, enamasti elupaikade kontekstis.

o Kontrastsuse indeksid (Contrast metrics) — kontrastsus viitab kdrvutiasetsevate
eraldiste Okoloogilistest omadustest tulenevale erinevusele. Kahe korvutiasetseva
eraldise kontrastsus voib mdjutada mitmeid 6koloogilisi protsesse.

o Koonduvuse/vahelduvuse indeksid (Contagion/interspersion  metrics) —
koonduvus ja vahelduvus on mdlemad maastikumustri erinevad omadused. Koonduvus
nditab nii eraldiste hajuvust (ruumilist jaotust) kui ka nende korvuti asetsemist.

Vahelduvus peegeldab ainult viimast.

3 vt http://www.innovativegis.com/products/fragstatsarcview/index.html
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e Sidususe indeksid (Connectivity metrics) — eraldiste sidusus viitab sellele, kuivord
organismid saavad liitkuda iihest eraldisest teise.

e Mitmekesisuse indeksid (Diversity metrics) — algselt populaarsed olnud taime- ja
loomadkoloogias. Need soltuvad kahest komponendist: rohkusest (richness), mis viitab
eraldiste tiilipide arvule maastikus, ja tlhtlusest (evenness), mis viljendab eraldiste

tiilipide pindalalist jaotust.

Kuna maastikuindekseid on védga palju ning enamasti kasutatakse neist ainult viga véikest
osa, siis tootati ldbi Fragstats-1 kdsiraamat ja valiti vélja moned indeksid, mis vdiksid antud
t00s arvestatavaid tulemusi anda. Indeksite valikul 1dhtuti nende kasutatavusest ja sisust, ning
omavahelistest seostest ja interpreteeritavusest. Esimene valik tehti sisust ldhtuvalt, seejarel
vaadati jdrelejiinud indeksite omavahelisi korrelatsioone (lisa 1), interpreteeritavust ja
kasutatavust. Alljargnevalt on antud iilevaade t60s kasutatavast seitsmest indeksist. Valemite

esitusviis ja thikute valik jargib Fragstats-i.

1.1  ERALDISTE TIHEDUS (PATCH DENSITY) PD

Eraldiseks nimetatakse ala, mis on kaetud ainult {ihte tiilipi maakasutuse/kattega

(http://europa.eu.int/comm/agriculture/publi/landscape/ch1.htm). Maastik koosneb erinevat

tiitipi eraldistest. Eraldiste tihedus maastiku tasandil niitab eraldiste arvu teatud pindala iihiku

kohta (Fragstats-is arvutatakse 100 ha kohta) (valem 1).

N
PD= — (10 000)(100) ¢)

kus N on kogu eraldiste arv maastikus; ja

A on kogu maastiku pindala (m?)

Mida rohkem on maastikus eraldisi, seda suurem on indeksi vddrtus. Kuigi eraldiste tihedus
korreleerub viga histi servatihedusega, kasutati teda siiski analiilisis, kuna ta see indeks on
viga laialt kasutatav. Eraldiste tihedus on heaks indikaatoriks maastiku fragmenteerituse
aspektist ning seega ka vdga oluline miidramaks maastiku struktuuri. Indeks vdimaldab

vorrelda ka erinevaid maastikke.



Eraldiste tihedus vdib mdjutada mitmeid O6koloogilisi protsesse. Naiteks, vOib see médrata
osapopulatsioonide arvu ruumiliselt fragmenteerunud metapopulatsioonis. Eraldiste tihedus
voOib samuti mojutada liitkide omavaheliste interaktsioonide stabiilsust. Kuigi see indeks voib
osutuda oluliseks mitmete dkoloogiliste protsesside seisukohalt, ei oma see iiksinda tihti suurt

védrtust, kuna ta ei hdolma infot eraldiste pindala ja jaotuse kohta maastikus.

1.2 SERVATIHEDUS (EDGE DENSITY) ED

Servaks loetakse maastikudkoloogias piiri kahe erineva maastikuklassi vahel (Farina, 1998).
Servatihedus maastiku tasandil on kdikide maastikuklasside piiride pikkus pindalaiihiku

kohta (valem 2).
ED =E/A (10 000) 2)

kus E on servade kogupikkus uurimisalal (maastikus) (m);

A on kogu uurimisala (maastiku) pindala (m?).

Mida suurem on servatihedus, seda keerukam on maastik. Maastikudkoloogiliste uuringute

seisukohalt on servatihedus ja ka teised serva indeksid olulised servaefekti tottu.

1.3  KESKMINE KUJU INDEKS (MEAN SHAPE INDEX) SHAPE_MN
Keskmine kuju indeks moddab eraldise kuju keerukust vorreldes sama pindalaga ringi voi
ruuduga. Enamasti vorreldakse vektorkujul olevaid eraldisi ringiga ja rasterkujul olevaid
ruuduga. Fragstats-is saadakse keskmine kuju indeks eraldise timbermdddu jagamisel sama
pindalaga ruudu iimbermddduga. Kogu maastiku jaoks arvutatuna summeeritakse kdikide
eraldiste kuju indeksid ja jagatakse maastikus olevate eraldiste arvuga (valem 3).

m_ n P,

,-Z::‘ ;[ 2\7*a, J

SHAPE MN=
- N

3)

kus p;; on eraldise 1j imbermodt (m);
a; on eraldise 1j pindala (m?);

N on kogu eraldiste arv uurimisalal (maastikus);
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i=1,..., m — eraldiste tiitipide (klasside) arv;

j=1, ..., n — eraldiste arv.

Uhikud indeksil puuduvad ning selle vordumisel iihega on kdik maastikus olevad eraldised
ruudukujulised. Indeksi véértus kasvab seda enam, mida keerukama kujuga on eraldised
maastikus. Keskmine kuju indeks iseloomustab maastiku konfiguratsiooni ning on oluline

servaefekti tottu, kuna keerukamatel eraldistel on rohkem serva.

1.4 KESKMINE EUKLEIDILINE LAHIMA NAABRI KAUGUS (MEAN EUCLIDEAN NEAREST
NEIGHBOUR DISTANCE) ENN_MN
Selle indeksiga on voimalik modta eraldiste isoleeritust. Ldhima naabri kauguseks loetakse

siin liihimat sirgjoont antud eraldise ja tema ldhima sama tiiiipi naabri vahel (valem 4).
ENN MN=1 o
- N

kus h;; on kaugus (m) eraldisest 1j ldhima sama tiiiipi eraldiseni baseerudes eraldise servast-

servani kaugusele; arvutatakse piksli keskpunktist.

Mida véiksem on indeksi véirtus, seda 1dhemal on sama tiilipi eraldis. Eraldiste vaheldumine

(maastiku keerukus) on sellisel juhul suurem.

1.5 KOONDUVUS (CONTAGION) CONTAG

Koonduvus néditab, millisel méidral on sama tiilipi eraldised maastikus koondunud voi
hajunud. Tegelikult ei mddda koonduvus otseselt eraldiste agregeerumist, vaid iihte tiilipi
pikslite koonduvust. Arvutuslikult saadakse koonduvuse véirtus sama tiilipi pikslite
naabrussuhete arvu jirgi maastikus ning pole oluline, millisesse eraldisse piksel kuulub voi
kui palju eraldisi iildse on. Suured kompaktsed eraldised omavad palju naabrussuhteid sama
tiilipi pikslite vahel ning koonduvuse viirtus on suur. Sama pindalaga pikliku kujuga
eraldistes on vdhe naabrussuhteid ja seega on ka koonduvuse véirtus viike. Korvuti olevate

eraldiste arv ja suurus mdjutab koonduvust ainult kaudselt — naabrussuhete kaudu.
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Koonduvuse indeksi arvutamise vdimalusi on mitmeid. Fragstats 3.3-s. baseerub see aga

toendosusel leida i-tiitipi piksli korvalt j-tiitipi piksel (valem 5).

ii (F; mgik * ln(Pl. mgik
i=1 k=1 Zgik Zgik
k=1

CONTAG=|1+ k=l

—

100) )

kus P; on tiiiibi 1 poolt maastikus hdlmatav osakaal;
gix on naabrussuhete arv tiiiibi 1 ja k vahel baseerudes kahekordse arvestamise meetodile4;

m on tiilipide arv uurimisalal (maastikus), kaasaarvatud maastiku piir.

Koonduvuse véartuseks on 0%, kui eraldiste tiilibid on maksimaalselt hajunud (st. iga piksel
on eri tiilipi, mis pole praktiliselt voimalik) ja maksimaalselt vahelduvad (vordne arv paaride
naabrussuhteid). Koonduvuse véirtuseks on 100%, kui eraldised on maksimaalselt

koondunud (maastik koosneb iihest eraldisest).

1.6 ERITUUBILISTE ERALDISTE TIHEDUS (PATCH RICHNESS DENSITY) PRD

Eritiiiibiliste eraldiste tihedus moddab maastikus esinevate erinevat tiilipi eraldiste arvu
pindalaiihiku kohta (Fragstats-is 100 ha kohta). Haruldased ja vdga levinud eraldiste tiitibid

on vordse kaaluga (valem 6).
PRD = m/A (10 000)(100) (6)

kus m on eraldiste tiilipide arv uurimisalal (maastikus); ja

A kogu uurimisala (maastiku) pindala (m?).

Mida suurem on indeksi véértus, seda mitmekesisem on maastik (rohkem eraldiste tiitipe).

* Kahekordne arvestamine (double count method)- iga pikslipaari naabrussuhet arvestatakse kaks korda ja
pikslite jarjekord siilitatakse . Uhekordne arvestamine (single count method) seevastu votab iihe pikslipaari
naabrussuhet arvesse ainult iiks kord ja pikslite jarjekorda ei siilitata.
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1.7 SHANNONI MITMEKESISUSE INDEKS (SHANNON’S DIVERSITY INDEX) SHDI

Shannoni mitmekesisuse indeks on iiks mitmekesisuse indeksitest ja nagu eelpool mainitud
mojutavad neid indekseid peamiselt kaks komponenti: rohkus ja {ihtlus. Rohkuseks on
siinkohal erinevate maakasutuse tiilipide arv ja iihtluseks nende pindalaline proportsioon
maastikus. Shannoni mitmekesisuse indeks on rohkem tundlik eraldiste rohkusele st. mida
enam on maastikus eri tiitipi eraldisi, seda suurem on indeksi véartus. Indeks on tundlik harva

esinevatele eraldiste tiiiipidele.

Maastiku keerukus arvutatakse selle médramatuste summana (valem 7).

m

SHDI=- > (P *InP) (7)

i i
i=1

kus Pi on eraldise tiiiibi i osakaal maastikus.
Indeksi véértus on 0, kui maastikus on ainult iiks eraldis (st. mitmekesisus puudub) ja indeksi

vaartus kasvab, kui erinevat tiiiipi eraldiste arv kasvab vdi/ja nende jaotus ruumis muutub

tihtlasemaks.
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2. ANDMED JA METOODIKA

2.1 MAASTIKUINDEKSITE SOLTUVUS LAHTEANDMETE RUUMILISEST LAHUTUSEST

Selleks, et leida, kuidas ruumiline lahutus mojutab maastikuindeksite vdirtusi, katsetati

indekseid erinevate ideaalmaastike ja reaalsete maastike peal.

2.1.1 Ideaalmaastikud

Ideaalmaastikud olid genereeritud Jiiri Roosaare poolt programmiga Idrisi Kilimanjaro, mis
voimaldab luua soovitud konfiguratsiooni ja kompositsiooniga maastikke. Genereeriti

kaheksa 100km? pindalaga regulaarset maastikku (lisa 2):

10*10 malelaud

45° kraadi pooratud 10*10 malelaud
50*50 malelaud

lineaarne 16-tiilibiline maastik
6-tiilibiline radiaalne maastik
6-tiitibiline tipiline maastik

2-tasemeline osalt juhumustriga maastik

AN NNV N N N N

2-tasemeline regulaarmustriga maastik

2.1.2 Reaalsed maastikud

Reaalsete maastike analiiiisis oleks kdige parem kasutada valglaid, mida kasutati véljakannete
analiilisis. Kuna aga analiiiisis otsustati lisaks kasutada Eesti Pohikaarti (1:10 000) ja analiitisi
1dbi viimisel ajal olid ainult Porijde valgla kohta olemas pohialade suletud areaalid, siis valiti
lisaks sellele valglale veel kaks voimalikult erineva maastikuga proovitiikki Louna-Eestist ja
Kirde-Eestist (lisa 3). Louna-Eesti proovitiiki maastik on vidga fragmenteeritud ning
maakasutuses on lilekaalus pdllumajanduslikud ja hoonestatud alad (lisa 4). Kirde-Eesti
proovitiiki maastik on seevastu homogeensema ning valdavalt looduslik. Louna-Eesti ja
Kirde-Eesti proovitiikkide suuruseks on 225km?. Porijde valgla, millest enamus jadb Otepad
korgustikule, on viga mosaiikse maastikuga (Mander et al., 2000). Seal domineerivad metsad

ja looduslikud rohumaad. Porijde valgla suuruseks on 241km?.
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Reaalsete maastike analiiiisis vaadeldi koigepealt piksli suuruse muutmise mdju indeksitele
Eesti Pohikaardi alusel ning seejdrel vorreldi saadud tulemust ka Eesti Baaskaardile ja
CORINE’1 maakatte kaardile arvutatud indeksitega, sest neid kaarte kasutati indikaatorite

analiisis.

Eesti Pohikaarti analiilisiti pohjalikumalt seetottu, et see oli kdige tdpsem kasutada olnud
kaartidest ning voimaldas seega kindlaks médrata, kui suur on indeksite vadrtuste muutus
indikaatorite analiiiisis kasutatud baaskaardi ja CORINE’i maakatte kaardiga vorreldes.

Alljargnevalt on toodul lihike tilevaade t66s kasutatud kaartidest.

Eesti Pohikaart

Eesti Pohikaardi (1:10 000) andmebaas sisaldab infot kommunikatsioonide, asustuse,
hiidrograafia, reljeefi, toponiiiimide ja maakasutuse kohta. Kuna kaardistamise algusaastatel
el olnud nduet digida pdhialad suletud areaalidena, siis seadis see uurimusele piirangud
uuritavate alade valimisel. PGhikaardi maakasutus klassifitseeriti veidi imber ja omistati igale

maakasutuse tiiiibile rastrite tegemiseks kood (lisa 5)

Eesti Baaskaart

Eesti Baaskaart (1:50000) sisaldab Eesti territooriumi kohta nn "baasinfot"
(http://www.maaamet.ee). Baaskaardi digitaalvariandist kasutati ainult maakasutuse kihte
(Luxxxx). Iga uuritava ala jaoks valiti vdlja vajalikud baaskaardilehed ja ithendati need
omavahel ArcView-s (Extension Geoprocessing, View 2 GeoProcessing Wizard... 2 Merge

themes together).

Baaskaardi maakasutuse klassifikatsiooni peeti vajalikuks timber klassifitseerida (lisa 6).
Maakasutuse iimberklassifitseerimiseks valiti Query Builder-iga vilja reklassifitseeritav
maakasutustiilip ja omistati sellele Calculate-i abil uus kood. Esinenud kuueteistkiimnest
maakasutuse tiilibist jdid jirele need 10, mida peeti oluliseks maastiku analiiiisi jaoks. Uued

maakasutuse koodid olid vajalikud rasterkujutiste loomiseks.

CORINE'’i maakatte kaart
CORINE’1 maakatte kaart (1:100 000) koostati iihtse Euroopa metoodika alusel 1996-1998

aastatel Eestis 14bi viidud CORINE Land Cover projekti kdigus (Meiner, 1999). Kuna kaart ei
15



olnud kaardilehtedeks jaotatud, siis oli lihtsam teha maakatte imberklassifitseerimine enne
uuritavate alade eristamist. Umberklassifitseerimise kiigus loodi ka wuued koodid

rasterkujutiste jaoks (lisa 6)

2.1.3 Analiiiis

Erineva ruumilise lahutusega rastrid tehti ArcView-s ja koikide rastrite aluseks olid
vektorkujutised. Piksli suurused rasterkujutistel olid: 10m, 20m, 30m, 40m, 50m, 60m, 70m,
80m, 90m, 100m, 200m, 300m, 400m, 500m, 600m, 700m, 800m, 900m ja 1000m.
Agregatsiooni meetodina kasutati keskpunkti meetodit st. igale uuele pikslile omistati selle

eraldise vdirtus, mis asus piksli keskpunktis.

Fragstats 3.1. - s saab sisendina kasutada erinevad rasterformaate: Arc Grid, ASCII, 16 voi
32 bitiseid binaarseid, ERDAS (.gis ja .lan faile), ning Idrisi rst— formaadis faile (McGarigal
and Marks, 2002). Rasterkujutised eksporditi ASCII rastriks (Export Data Source... — ASCII
Raster). Eelnevalt kustutati ASCII failidel piised, kuna Fragstats ei aktsepteeri pédisega
ASCII faile. Indeksid arvutati ainult maastiku tasandil. Saadud tabelid viidi STATISTICA-sse,
kus tehti edasine analiilis, mille kdigus vdOrreldi omavahel erineva lahutusega kujutistest

saadud maastikuindeksite vaartusi .

Wu et al. (2002) jaotas maastikuindeksid kolme rithma selle alusel, kuidas nad kéitusid
ruumilise lahutuse muutmisel:
I tiilip —. lihtsate seoste abil ennustatava kaitumisega indeksid;
II tiitip — astmeliselt muutuva kditumisega indeksid, ei ole lihtsate seoste abil
ennustatavad;
M1 tiitip — juhusliku kditumisega indeksid, ei ole ennustatavad.

Antud t60s on jérgitud sama indeksite rithmitust.
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2.2  MAASTIKUINDEKSID AINETE VALJAKANDE INDIKAATORINA

2.2.1 Uuritayv ala

Selleks, et leida seoseid maastikuindeksite ja toitainete ning orgaaniliste ainete viljakande
vahel, valiti vidlja 24 valglat (lisa 3) Valglad valiti Eesti riikliku jogede hiidrokeemilise seire

lavendite jirgi, kuna nende kohta on olemas iihesed andmed toitainete véljakannete kohta.

Vilja jéeti lavendid, mille valgla ulatus osaliselt kas Létti voi Venemaale. Samuti ei saanud
kasutada iihe joe mitme ldvendi andmeid, kuna valglad oleksid kattunud ning see oleks
vélistanud andmete sdltumatuse. Paar ldvendit jdi uurimusest vilja viga vdikese valgla tottu.
Samas ei olnud arvuti ressursside piiratuse tottu voimalik kasutada ka moningaid liiga suuri
valglaid. Viiekiimne tiheksast jogede hiidrokeemilise seire lavendist jéi seetdttu jirgi 24,

mille kokkuvotvad andmed on esitatud lisas 7.

Keskmine valgla suurus on 444,2 km?, viikseim valgla on Tarvastu (104 km?) ning suurim
Jagala (1572 km?). Pdllumajanduslikke maid on kdige vihem Tagajde ja Alajde valglas.
Kodige suurem soode osakaal on Vihterpalu ja Sauga valglas (lisa 8). Maastikumustri poolest
on valglad iisna erinevad — on viga homogeenseid maastikke (ndit. Seljajogi ja Pedja) ning

samas ka lisna keeruka struktuuriga valglaid (niit. Tédnassilma ja Kéépa).

Valdav osa uuritavatest valglatest jidb POhja- ja Kirde-Eestisse, kus on suhteliselt suur
reostuskoormus. Suurim reostuskoormus on Piihajoe ja Purtse valglas. Viikseim on see
Avijoe valglas (Narusk et al., 1996). Kdige suurem hoonestatud alade osakaal on Piihajoe ja
Viina valglas, mis on ligi kaks korda suurem teistest valglatest. Arvestatav hoonestatud alade

osakaal on ka Seljajoe ja Purtse valglas (lisa 8).

Riiklikus seires on eraldi vilja toodud suhteliselt puhtad (foonilised) joed, mille veekvaliteedi
kujunemine toimub valdavalt looduslikes tingimustes. Uuritavatest jogedest loetakse riikliku
seire osas foonilisteks jargmised joed: Vihterpalu, Pudisoo, Tagajogi, Saarjogi (Roots ja

Talkop, 1997).
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2.2.2 Andmed ja nende eeltootlus

Andmete leidmisel oli oluline leida alad, mille kohta on olemas nii véljakande kui ka
maakasutuse ja -katte andmed. Eesti Pohikaart oleks olnud selle analiiiisi jaoks tdendoliselt
parim, aga kuna analiiiisi 14bi viimise ajal see ei katnud veel kogu Eesti ala ning olemas olnud
kihid ei olnud téielikud (poliigonid puudusid), siis ei saanud seda t60s kasutada. Seega

kasutati to0s Eesti Baaskaardi ja CORINE’1 maakatte kaardi andmeid.

2.2.2.1 Valglate piirid ja joed

Tooks vajalikud valglate piirid eristati Keskkonnaministeeriumi Info- ja Tehnokeskuse Riigi
Veekatastri valglate kaardilt, sest tdendoliselt on see kdige pdhjalikum andmekiht valglate
kohta Eestis ning samas ka ametliku nimekirja seisuses. Sama kehtib ka jogede kohta, mis

olid vajalikud valglate eristamiseks ja paremaks visualiseerimiseks.

Riigi Veekatastri kaardid olid MapInfo formaadis ning need konverteeriti MapInfo Universal
Translator-iga ArcView formaati, milles olid maakasutuse/katte andmed. Kogu andmete

eeltootlus viidi 1abi ArcView 3.1-s.

Riigi Veekatastri valglate kaardikihil ei olnud eraldi védlja toodud jogede hiidrokeemilise seire
lavenditele vastavaid valglaid, vaid need tuli analiiiisi jaoks eristada. Seire ldvendite tdpse
asukoha midramiseks kasutati ldvendi kaugust joe suudmest (lisa 7), mis mdodeti jogede
kaardikihilt. Saadud punktidest ldhtuvalt ja alavalglate koodi abil® valiti iga uuritava valgla
jaoks valglate kihilt vilja alamvalglad. Viljavalitud alavalglad tehti eraldi teemaks
(Theme 2Covert to Shapefile...) ning seejérel iihendati alavalglad omavahel iiheks tervikuks
(Edit2> Union Features). Enamikel valglatel kattusid jogede seire ldvendi asukohad mone
alavalgla ldvendiga. Moningatel {iksikutel valglatel tuli piiri mone kilomeetri vorra joge

modda liles- voi allapoole nihutada, mida tehti baaskaardi kdrgusjoonte jargi.

2.2.2.2 Maakasutus ja maakate

Valglate maakasutuse/katte andmed saadi Eesti Baaskaardilt ja CORINE’1 maakatte kaardilt
(vt. Ik 15)

> valgla koodi esimene jirk on 9, jirgmised 4 jarku peavalgla number ja viimased 5 numbrit alavalgla number,
mille jérgi sai eristada soovitud valglaid.
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Baaskaardi puhul valiti iga uuritava valgla jaoks vélja vajalikud baaskaardilehed ja iihendati
need omavahel ArcView-s (Extension Geoprocessing, View > GeoProcessing Wizard... 2
Merge themes together). Tekkinud uuest kihist 1digati vidlja vastava valgla maakasutus.
Oluline oli tekitada igast valglast oma kiht, sest ainult sellisel juhul oli vdimalik hiljem
arvutada maastikuindekseid koikide valglate jaoks eraldi. Baaskaardi maakasutuse
klassifikatsiooni omapidraks on asjaolu, et looduslike alade alla kuuluvad nii looduslikud

rohumaad kui metsaalad (lisa 9).
CORINE’1 maakatte kaardist 10igati eraldi vilja iga valga maakate analoogselt baaskaardiga.

CORINE’1 maakatte kaardil on erinevalt baaskaardist looduslike aladena eristatud okas-,

leht- ja segametsad, looduslikud rohumaad, pddsastikud jms.(lisa 9-10).

2.2.2.3 Toitainete viljakande andmed

Viljakande andmed saadi riikliku keskkonnaseire programmi aruannetest. Uurimuses kasutati
jogede hiidrokeemia allprogrammi andmeid. Hiidrokeemilise seire andmete puuduseks oli
asjaolu, et nad néitasid ainete kontsentratsiooni vees. Ainete viljakannet valglalt on kdige
otstarbekam hinnata mitte kontsentratsioonina (mg/l) vaid kogusena (t/ha*a). Sellise
hinnangu jaoks on vajalikud andmed vee hulkade kohta ja vee kvaliteedi niitajate
kontsentratsioonide pidevad modtmisandmed, mida sageli pole. Kuna vee kvaliteedi niitajate
kontsentratsioonid peegeldavad ainete viljakannet valglalt, siis on kiesolevas t66s neid

kasutatud.

Baaskaardi maakasutuse analiiiisiks arvutati 1993-1996 aasta BHT;, PHT, Nug ja Pud
kontsentratsioonide aritmeetilised keskmised. CORINE’1 maakatte analiilisi jaoks arvutati

19961998 aasta aritmeetilised keskmised samade néitajate kohta.

Alljargnevalt on antud iilevaade t66s kasutatud vee kvaliteedi niitajate kohta:

BHT,

BHT; (biokeemiline hapnikutarve) on lahustunud hapniku hulk, mida vees olev orgaaniline
aine kulutab oksiideerumiseks pimedas +20°C juures 7 pdeva jooksul. Seega nditab BHT;
vees olevat orgaanilise aine hulka. Vee BHT viirtused voivad muutuda véga laiades piirides.

Loodusliku joevee voi inimtegevusest vihe mojustatud vee biokeemiline hapnikutarve on
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reeglina alla 3,0 mgO,/l ning olmereovee BHT; jddb vahemikku 115-345 mg/l. Hapnikutarve

3-5 mgO,/1 viitab kdrgenenud inimmdjule. Hapnikutarve iile 5 mgO,/1 aga niitab ilmset reostust

(http://www.seiremonitor.ce/alam/ 04/?leht=04 5 aru). Uleméirase heitveehulga veekogusse
juhtimise tagajérjel viib veekogu bioloogiline hapnikutarve tousta nii suureks, et tarbitakse

dra kogu vees lahustunud hapnik ja veekogus elunevad kalad lambuvad (Kuusik, 1995).

PHT

Vees sisalduvate orgaaniliste ainete hulga iseloomustamiseks kasutatakse ka vee keemilise
hapnikutarbe (hapendumuse) viirtusi. Need véértused véljendavad hapniku hulka, mis kulub
ithes liitris vees sisalduva orgaanilise aine oksiideerimiseks tugevate keemiliste okslidantide
toimel. Oksiidantidena kasutatakse tavaliselt kas kaaliumpermanganaati (KMnQOs) voi
kaaliumdikromaati (K,Cr,O7). PHT e. permanganaatse oksiideeritavuse puhul kasutatakse
kaaliumpermanganaati. Kulutatud hapniku koguse kaudu véljendatav oksilideeritavuse véértus
iseloomustab siiski ainult vees sisalduva orgaanilise aine suhtelist hulka, sest likski keemiline
oksiidant ei ole voimeline koiki veekogude vees leiduvaid orgaanilisi iihendeid tdielikult
hapendama (Jarvekiilg, 2001). Loodusliku joevee orgaanilise aine sisaldus permanganaatse
oksilideeritavuse jiargi on keskvdirtusena 20,6 mg/l, olmereoveel on see 250-1000 mg/l
Loodusvete hapnikureziim sdltub eeskitt joe valgalalt loodusliku péaritoluga humiinainetest,
s.t. vee madal hapniku kiillastusprotsent ei pea alati olema seotud inimtegevusega, vaid voib
olla  tingitud hoopis jokke kantavatest soovetest (http:/www.seiremonitor.ee

/alam/04/?leht=04_5_aru). Uldiselt niitab PHT rohkem looduslikelt aladelt prit raskesti

lagundatavat orgaanilist ainet ning BHT kergemini lagundatavat orgaanilist ainet (enamasti

inimtegevusest tulenev) (Jarvekiilg, 2001).

PHT puhul va&ib oluliseks osutuda see, et ta on raskesti lagundatava orgaanilise aine néitajaks
ning seetdttu ei pruugi omada véiga hiid seoseid maastikuindeksitega. Midrav voib ka olla
asjaolu, et tema korged viirtused on seotud soode ja looduslike aladega. Samas on PHT

toendoliselt kdige vihem mdjutatud punktreostusallikate poolt.

Niia
Lammastik on tdhtis biogeenne element, millest oleneb suuresti veekogude toitelisuse tase ja
produktiivsus. Inimtegevusest ndrgalt mojutatud jogedes on vee lammastikuiihendite sisaldus

enamasti viike ning pdrineb seal peamiselt surnud taimede jddnustest, valgla muldadest ja
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sademetest. Inimtegevusest mojutatud jogede vees on limmastikuiihendite sisaldus tihti viga
suur. Nende jogede vette satub ldmmastik peamiselt poldudele ja kultuurrohumaadele
kiilvatud  véetistest ning loomakasvatus-, olme- ja to0stusreovetes leiduvatest

lammastikuiihenditest (Jarvekiilg, 2001).

Uldldimmastiku  (Ngg) annavad orgaanilised ja anorgaanilised limmastikuiihendid kokku
(Kuusik, 1995). Seega:
Nita= NHs'-N + NO»-N+ NO3-N +N,pg

Loodusvete Ngqg sisaldus peaks jdama alla 2,0 mgN/l. Viga reostunud vees voib

iildlammastiku vadrtus olla tile 10,0 mgN/l (Kuusik, 1995).

Uldlimmastiku seosed maastikuindeksitega peaksid olema iisna head, kuna tema hulka ei

mdjuta ainult punktreostusallikad, vaid ka pollumajanduslik tegevus.

Piia

Fosfor on limmastiku kdrval teine téhtis biogeenne element. Uldfosfori sisaldus vees méirab
enamasti jogede toitelisuse e. troofsuse taseme (Kuusik, 1995). Uhtlasi on fosfor osutunud
siseveekogude eutrofeerumise peamiseks pohjustajaks. Fosfor esineb looduses nii
orgaanilistesse ainetesse seotuna (orgaaniline fosfor) kui ka mineraalsel kujul: orto- ja
poliifosfaatidena. Keemiliste, fiilisikaliste ja bioloogiliste tegurite toimel voib fosfori iiks
vorm muutuda kergesti teiseks. Fosfori orgaanilised iihendid mineraliseeruvad kiiremini kui
teiste biogeensete elementide orgaanilised tihendid ja muutuvad ortofosfaatidena
veeorganismidele kergesti kittesaadavaks. Uldfosfori all mdistetakse fosfori kdiki vorme so.

anorgaanilised fosfaadid, poliifosfaadid ning orgaanilised fosforiiithendid (Jarvekiilg, 2001).

Jogede vette satuvad fosforitihendid harilikult kas mitmesuguste orgaaniliste ainetega voi
véetistes ja pesuainetes sisalduvate mineraalsete ihenditena. Looduslike jogede vee harilikult
madal fooniline iildfosfori sisaldus vdib inimtegevuse tottu mitu korda suureneda (Jérvekiilg,
2001). Puhtas looduslikus pinnaveekogus on fosforit keskmiselt 0,02 mg/l. Seejuures on
huumuserikas vesi (sood ja rabad) iildiselt biogeenirikkam. Asulate reovees voib sisalduda

10-15mg P/I (Kuusik, 1995).
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Enamus joevetes olevast fosforist périneb linnadest ning vihem pdllumajandusest. Seega
soltub iildfosfor tugevalt punktreostusallikatest, mis vOib modjutada tema seoseid

maastikuindeksitega.

2.2.3  Analiiiis

Maastikuindeksid arvutati programmiga Fragstats 3.3 nagu ruumilise lahutuse analiiiisiski.
Maakasutuse vektorfailidest tehti ArcView-s rasterkujutised (Extension Spatial Analyst;
Theme > Convert to Grid...). Rastrite pikslite vaartusteks voeti uued maakasutuse koodid
ning piksli suuruseks wvaliti 30*30 m. Piksli suuruse valikul osutusid méidravaks arvuti

ressursid.

Saadud rasterkujutised eksporditi ASCII rastriks, mida kasutati Fragstats 3.3-s
maastikuindeksite analiiiisis. Maastikuindeksid arvutati nii maastiku kui ka maakasutuse/katte
tiitipide tasandil. Tiilipide tasandil arvutused olid vajalikud maastiku maakasutuse tiiiipide

osakaalude leidmiseks.

Fragstats-is saadud tabelid korrastati MS Excel-is ja edasine analiiiis viidi 1abi STATISTICA
6.1-s. Kuna Kolmogorov-Smirnovi testi jirgi analiiiisitavate toitainete ja orgaaniliste ainete
viljakande  andmete  jaotused ei  vastanud normaaljaotusele, siis  arvutati
astakkorrelatsioonikordajad (Spearman’i p) (Nonparametrics—Correlations). Usaldus-

nivooks valiti 95%.

Kdigepealt viidi analiilis 14bi baaskaardi andmete pohjal, mille tulemuste analiiiisist tulenevalt
oletati, et CORINE’1 maakatte kaart v3iks anda paremaid tulemusi, sest looduslikud alad on
seal rohkem diferentseeritud. Kuna aga CORINE’1 maakatte kaardil oli kaks korda véiksem
mdotkava baaskaardist ning maastikuindeksid on mojutatud mddtkava poolt, siis ei oleks see
pruukinud oodatud tulemust anda. Viikesemdotkavalistel kaartidel on maastik
generalisatsiooni tottu vihem keerukam ning indeksite véddrtused hakkavad tihtlustuma, st.
vahe keerukate ja homogeensete maastike vahel muutub véiksemaks. Baaskaardi
generalisatsiooni aste oli aga nii suur, et ei tekkinud indeksite vdirtuste véiga suurt
ithtlustumist. Baaskaardil olid ainult hoonestatud alad tdpsemalt vilja toodud, kuid CORINE’1

maakatte kaardil seevastu looduslikud alad.
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3. TULEMUSED JA ARUTELU

3.1 MAASTIKUINDEKSITE SOLTUMINE LAHTEANDMETE RUUMILISEST LAHUTUSEST

3.1.1 Ideaalmaastikud

3.1.1.1 Eraldiste tihedus (PD)

Kahe malelaua puhul ei muutunud eraldiste tihedus praktiliselt {ildse kuni 100m piksli
suuruseni (joonis 1). 10*10 malelauale arvutatud eraldiste tiheduse vdirtus muutus peale
100m véga véhe, sest piksli suurus tegelikult ei tiletanud kordagi eraldiste (ruutude) suurust.
Lisast 11 voib nédha, et 10*10 malelaual tegelikult eraldiste arv iildse ei muutu ning indeksi
minimaalne kdikumine on tingitud maastiku pindala muutumisest. Viimase pohjuseks on see,
et teatud suurusega piksleid (néit. 300m piksleid) ei mahu enam tdisarvuliselt 100km? peale ja
seega programm muudab maastiku pindala suuremaks voi vidiksemaks. Eraldiste tiheduse
vadrtus soltub aga maastiku pindalast (McGarigal and Marks, 2002). Jooniselt 1 on néha, et

500m ja 1000m ruumilise lahutuse koral on eraldiste tihedus tépselt iiks (pindala on 100km?).

1,0 W‘\o—\/\/\
0,8

== 10*10 malelaud
-0 45 kraadi pooratud 1010 malelaud
0.6 =%~ 16-tllibiline lineaame maastik

eraldiste tihedus (eraldisi/100ha)

0,0

0 200 400 600 800 1000
piksli suurus (m)

Joonis 1. Eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° pooratud 10*10 malelaua ja
16-tiitibilisel lineaarsel maastikul.

45° pooratud 10*10 malelauale arvutatud eraldiste tihedus muutub veidi ka enne 100m ja
hakkas oluliselt muutuma peale 100m, kasvades jarsult 500m juures. Siis hakkab
markimisvéérselt muutuma ka maastikupilt (lisa 12). Kaduma hakkab diagonaalse malelaua
pilt ja tekkima hakkavad suvalise konfiguratsiooniga maastikud, mis enam millegi poolest ei

meenuta esialgset maastikku. Kui 10*10 malelaua tulemustest v3is oletada, et eraldiste
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pindalast oleneb indeksi védértuste muutumine, siis podratud malelaua puhul voib néha, et

oluline on ka eraldiste orienteeritus.

Lineaarse 16-tiiiibilise maastikule arvutatud eraldiste tiheduse vaartused ei muutu kuni 200m
iildse ning peale seda on kdikumine vaevu mérgatav (joonis 1). Selles maastikus oli algselt 16
eraldist ning 1000m piksli korral oli jérgi jadnud 10 eraldist, mis oli eraldiste tiheduse
vadrtuse viikese languse pohjuseks (lisa 13). Lineaarne maastik on malelauast lihtsama
konfiguratsiooniga ning eraldised hakkavad kaduma alles peale seda, kui piksli suurus iiletab

eraldise laiust.

50*50 malelaua puhul langes indeksi véartus peale 100m-t vdga jarsku (joonis 2) ning lisast
14 on ndha, et ruutude arv viheneb kdvasti. POhjuseks see, et piksli suurus iiletab esialgse
ruudu suuruse. Siinkohal vdib jéllegi viidata sellele, et malelaua puhul méérab eraldise
pindala &dra indeksi véirtuse koikumise piksli suurendamisel. 400m piksli suuruse juures

langeb eraldiste tihedus peaaegu nullini, sest maastikus on ainult {iks eraldis (lisa 14).

eraldiste tihedus (eraldisi/100ha)

L :  —
400 600 800 1000

piksli suurus (m)

Joonis 2. Eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 50*50 malelaual.
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Joonis 3. Eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiiiibilise radiaalsel ja tdpilisel maastikul.

6-tliiibilisele tdpilisele maastikule arvutatud eraldiste tiheduse védrtused tousevad
markimisvéérselt 300m juures. (joonis 3). Indeksi vadrtuse tdusu pohjuseks on iithenduste
katkemine pikslite vahel, mistottu iga pikslit loetakse eraldiseks (lisa 15). Peale 300m-t
langevad indeksi védrtused tihtlaselt kuni 1000m, sest pikslite suurenedes jddb maastikule iiha
vihem eraldisi. Samuti voib Oelda, et peale 400-500m on maastiku esialgne struktuur

praktiliselt kadunud.

6-tiilibilisele radiaalsele maastikule arvutatud eraldiste tiheduse vairtused muutusid vorreldes
tapilise maastikuga tunduvalt vdhem (joonis 3) ning ka maastiku konfiguratsioon oli veel
1000m juures éra tuntav (lisa 16). Indeksi véértuse tdusu pohjuseks peale 400m on jillegi
ithenduste katkemine pikslite vahel. Tépiline ja radiaalne maastik koosnevad molemad
analoogsetest struktuuridest (iiksteise sees olevatest ringidest), kuid radiaalse maastiku
hdlmab tiks ringide kogum téielikult ja tipilises maastikus on neid palju. Siit vdib oletada, et
mida suuremad on maastikus olevad tiksused (struktuurid), seda vihem neid piksli suuruse
muutmine mojutab ning kui maastikuiiksused on suuremad kui piksli suurus, siis eraldiste
tiheduse vairtus peaks piksli suurenemisel tdusma, kuna tihendused eraldiste vahel hakkavad

katkema.

Mbolema 2-tasemelise maastiku puhul oli eraldiste tiheduse vaartuse kditumine piksli suuruse
muutmisel iisna sarnane (joonis 4). Kuni 70m muutusid indeksi vddrtused vihe ja 80-90m
juures esines veidi suurem jirsk langus. POhjuseks osade véikeste eraldiste kadumine

maastikust. Regulaarmustriga maastiku joonistelt (lisa 18) on ndha, et 100m juures on koik

25



véikesed eraldised jélle maastikus olemas. Astmelist kditumist pohjustas mdlema maastiku
puhul viikeste eraldiste kadumine (200m, 400m, 600m, 800m ja 1000m juures) ja ilmumine
(100m, 300m, 500m, 700m ja 900m juures) (lisad 17 ja 18). Siit voib ndha, et eraldiste

tiheduse védértusi mdjutab iisna oluliselt viikeste eraldiste olemasolu maastikus.

—o— 2-tasemeline osalt juhumustriga maastik
20 —o— 2-tasemeline regulaarmustriga maastik |

eraldiste tihedus (eraldisi/100ha)
>

0 200 400 600 800 1000

piksli suurus (m)

Joonis 4. Eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 2-tasemelisel osalt juhumustriga ja 2-tasemelisel
regulaarmustriga maastikul.

3.1.1.2 Servatihedus (ED)

10*10 malelauale arvutatud servatihedus praktiliselt ei muutunud piksli suurendamisel nagu
eraldiste titheduse puhulgi (joonis 5). Ka 16-tiiiibilise lineaarse maastiku servatiheduse véartused
el muutunud véga palju (joonis 5). Alates 600m-st indeksi védrtus veidi langes, sest eraldiste
kadumine pdhjustas ka servade vihenemise. 45 kraadi pooratud malelaua servatiheduse
vaartused hakkasid tihtlaselt langema peale 100m-t (joonis 5). Pohjuseks oli servade siledamaks

muutumine ruumilise lahutuse muutmisel.
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Joonis 5. Servatiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° podratud 10*10 malelaua, 50*50
malelaua ja 16-tiitibilisel lineaarsel maastikul.

0

50*50 malelaua servatiheduse véirtused piisisid muutumatutena kuni 200m (piksli suurus ei
iiletanud ruutude suurust), langedes peale seda 400m juures nulli (joonis 5). Selle ruumilise
lahutuse juures koosnes maastik ainult iihest eraldisest, mille d4r moodustas ka maastiku serva
(lisa 14). Viimast aga servatiheduse arvutamisel ei arvestata ja seetdttu oli indeksi védrtus null.
800m ruumilise lahutuse juures oli indeksi véartus samuti nullilihedane, sest maastikus oli ainult
kaks eraldist. 1000m juures omandas servatihedus 10*10 maastikuga sama vairtuse ning ka

maastiku struktuur oli tdpselt sama (lisa 14).

Radiaalse maastiku servatiheduse vairtused oluliselt ei muutunud piksli suurendamisel
(joonis 6) ning ka maastiku tildine konfiguratsioon siilis (lisa 16). Kuna maastik polnud juba
algselt viga keerukas, siis e1 mojutanud piksli suurendamine oluliselt servatiheduse vaartusi.
Tépilisele maastikule arvutatud servatiheduse véirtused seevastu langesid 43-st 15 m/ha.
Pohjuseks voib pidada tépilise maastiku algset suhteliselt suurt keerukust (servatiheduse

kdrge vairtus), mis piksli suurendamisel hakkas lihtsustuma.
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Joonis 6. Servatiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiilibilisel radiaalsel ja tapilisel maastikul.

Analoogselt eraldiste tihedusega, olid modlemale 2-tasemelisele maastikule arvutatud
servatiheduste védrtused viga sarnase kditumisega (joonis 7). Piksli suurendamisel hakkasid
viikesed eraldised maastikust kaduma, mis pohjustas servatiheduse languse kuni 90m. 100m
juures ilmusid need uuesti tagasi, mis tingis indeksi vddrtuse tousu (lisad 17 ja 18). 200m
piksli korral on ndha, et mdlemas maastikus on védikesed eraldised tdiesti kadunud ja ka
servatihedus on vdga madal. Mida suuremaks muutub piksel, seda vihem viikesed eraldised
avaldavad moju servatiheduse véirtusele. Alates 500m-st on kdikumised indeksi vairtuses

sarnased 10*10 malelauale ja seega enamjaolt tingitud maastiku pindala muutusest.

24

23
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Joonis 7. Servatihedus muutus piksli suuruse muutmisel 2-tasemelisel osalt juhumustriga ja 2-tasemelisel
regulaarmustriga maastikul.
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3.1.1.3 Keskmine kuju indeks (SHAPE MN)

10*10 malelauale arvutatud keskmine kuju indeks ei muutunud piksli suurendamisel iildse
(joonis 8), kuigi maastikus olevate eraldiste kuju muutus iisna arvestatavalt (lisa 11).
Tdendoliselt ei erinenud nende ristkiilikute imbermdot oluliselt sama pindalaga ruudu omast

(McGarigal and Marks, 2002).

50*50 malelaua puhul omas keskmine kuju indeks kogu aeg sama viértust (joonis 8) v.a
800m ruumilise lahutuse juures, kus maastik koosnes iihest suurest ruudust ja viljavenitatud
ribast, mis tingis indeksi vairtuse tdusu (lisa 14). Seega viga pikad kitsad eraldised tdstavad
keskmise kuju indeksi vairtusi, mida voib ndha ka lineaarse maastiku keskmise kuju indeksi
védrtustest (joonis 8). Graafiku langus on siinkohal pdhjustatud eraldiste pikkuse ja laiuse

suhte vihenemisest (lisa 14).

45° pooratud malelauale arvutatud keskmise kuju indeksite vdértused langevad tugevalt, kuna
eraldiste kuju lihtsustub piksli suurendamisel (joonis 8). Eraldiste podratuse tottu on nende

kuju rastrina keerukas, muutudes 500m juures {isna sirgjooneliseks (lisa 12).

2,4
=2~ 1010 malelaud
-+ 45 kraadi p6dratud 10*10 malelaud
-% 50*50 malelaud

- =& 16-tllbiline lineaarme maastik
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Joonis 8. Keskmise kuju indeksi muutus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° pdoratud 10*10
malelaua, 50*50 malelaua ja 16-tiiiibilisel lineaarsel maastikul.

Radiaalsele ja tdpilisele maastikule arvutatud keskmise kuju indeksi kditumine oli {lisna
sarnane (joonis 9), kuna molemas maastikus olid ithesuguse kujuga eraldised (lisad 15 ja 16).
1000m juures on mdlema maastiku kujuindeksi vddrtus peaaegu liks (maastik koosneb

ruutudest).
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Joonis 9. Keskmine kuju indeksi muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiiiibilisel radiaalsel ja tépilisel maastikul.

Ka keskmise kuju indeksi kditumine on mdlemal 2-tasemelisel maastikul vdga sarnane, mis
viitab sellele, et viikeste eraldiste asend maastikus indeksi véértusi oluliselt ei mdjuta.
Indeksi véartus langeb jarsult mdlema maastiku puhul kuni 60m piksli suuruseni (joonis 10).
Peale 400m on indeksi vdartus mdlemal maastikul {iks, sest vdikesed eraldised enam selle

suurust ei mojuta (lisad 17 ja 18).
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Joonis 10. Keskmise kuju indeksi muutus soltuvalt piksli suuruse muutmisest 2-tasemelisel osalt juhumustriga
ja 2-tasemelisel regulaarmustriga maastikul.

3.1.1.4 Keskmine eukleidiline 1&hima naabri kaugus (ENN_MN)

Keskmine eukleidiline 1dhima naabri kaugus kasvab lineaarselt 10*10, 50*50 ja 45° kraadi
pooratud malelaual (joonis 11), kuigi niditeks 10*10 malelaual on nédha, et 100m, 200m ja
1000m-se piksli suuruse juures on maastikupilt tdpselt {ihesugune ja eraldiste omavahelised

kaugused vordsed (lisa 11). Seega tundub see indeks olevat otseses soOltuvuses piksli
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suurusest, kuna mdddab eraldiste vahelisi kaugusi piksli keskpunktist ldhtuvalt. Néiteks, kui
10*10 malelaual on piksli suurus 10m, siis ENN_MN = 14,14m; piksli suurus on 20m, siis

ENN_ MN = 28,28m.

16-tiitibilisel lineaarsel maastikul oli indeksi vdédrtus kogu aeg null (joonis 11), sest kahte
samatiiiibilist eraldist maastikus ei leidu (lisa 13). 50*50 malelauale arvutatud indeksi véartus
langeb 400m ja 800m-se ruumilise lahutuse juures nulli, kuna esimesel juhul on maastikus

ainult tiks eraldis ja teisel juhul kaks eritiiiibilist eraldist (lisa 14).
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Joonis 11. Keskmine eukleidiline ldhima naabri kaugus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° pooratud
10*10 malelaua, 50*50 malelaua ja 16-tiiiibilisel lineaarsel maastikul.

6-tiilibiliste maastikele arvutatud keskmine 1dhima naabri kaugus ei ole nii selge kditumisega
kui malelaudade puhul (joonis 12). Tépilisel maastikul toimub suurem indeksi vddrtuse
langus peale 300m, mille pdhjuseks on samuti pikslite vaheliste tihenduste katkemine ja uute
eraldiste teke (lisa 15). Radiaalsel maastikul kasvab indeksi véértus kuni 400m piksli
suuruseni ja langeb siis jirsult, kuna lihendused pikslite vahel katkevad ning tekib palju
ithepikslilisi eraldisi, mis on iiksteisele vaga ldhedal (lisa 16). Edasine indeksi vdartuse tdus

on otseselt tingitud piksli suurenemisest.
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Joonis 12. Keskmise eukleidilise 1dhima naabri kauguse muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiiiibilisel radiaalsel
ja tapilisel maastikul.

2-tasemeliste maastike puhul touseb keskmise eukleidilise kaugus piksli suurendamisel.
Suuremad langused ja tdusud indeksi vdirtustes on tingitud vidikeste eraldiste kadumisest ja

ilmumisest (joonis 13). Eriti ilmekalt vdljendub see regulaarmustiga maastikul (lisa 18).
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Joonis 13. Keskmine eukleidiline 1&hima naabri kaugus piksli suuruse muutmisel 2-tasemelise osalt
juhumustriga ja 2-tasemelise regulaarmustriga maastikul.

Juhumustriga maastikul indeksi vairtus suureneb lineaarselt alates 600m piksli suurusest ja
viikesed eraldised enam indeksit ei mojuta, sest 700m ja 900m ruumilise lahutuse juures on

molemat (rohelist ja punast) eraldist ainult iiks (lisa 17).
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3.1.1.5 Koonduvus (CONTAG)

Jooniselt 14 vdib ndha, et koonduvuse védrtusi mojutab piksli suurendamine véga palju.
Lineaarse maastiku ja 45° pooratud malelaua puhul koonduvuse véirtus langeb iihtlaselt,
kuna pikslite arv iihes eraldises vdheneb (joonis 14). 10*10 malelaual viheneb koonduvus
nullini 500m ruumilise lahutuse juures ja touseb siis esialgsele tasemele 1000m-i juures,
kuigi maastiku konfiguratsioon on 100m, 500m ja 1000m piksli korral tdpselt iihesugune.
50*50 malelaua puhul on niha, et indeksi vdirtus tduseb, kui iga eraldis koosneb ainult {ihest
pikslist (lisa 14) ja langeb, kui eraldise moodustavad rohkem kui {iks pikslit, mis on oodatule
vastupidine. 1000m juures peaks koonduvus olema null, sest iga eraldis koosneb {iihest
pikslist ja nende vahelduvus on maksimaalne. Koonduvus tduseb maksimumini (100%-ni)

400m juures, kus kogu maastikus on ainult iiks eraldis.
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- 45 kraadi podratud 10*10 malelaud
-¢~ 50*50 malelaud

80 -~ 16-tllbiline lineaame maastik

koonduvus (%)

-20
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piksli suurus (m)
Joonis 14. Koonduvuse muutus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° podratud 10*10 malelaua, 50*50
malelaua ja 16-tiiiibilisel lineaarsel maastikul.

6-tliiibiliste]l maastikel koonduvus {iihtlaselt langeb v.a iiksik tdus tépilisel maastikul 500m
juures (joonis 15). Tdus on tingitud roheliste eraldiste kompaktsusest (palju piksleid iihes
eraldises). Peale 500m moodustab peaaegu iga piksel omaette eraldise ja seetdottu on ka
koonduvuse véirtus madal. Kuigi esialgsel radiaalsel maastikul tunduvad eraldised rohkem
koondunud olevat (maastik koosneb ainult iiheksast eraldisest), siis on selle koonduvus
madalam tdpilise maastiku omast. Tapilise maastiku korge koonduvuse pohjuseks voib

pidada lillat eraldise tiilipi, mis moodustab terviku kogu maastikus (lisa 15).
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Joonis 15. Koonduvuse muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiiiibilisel radiaalsel ja tdpilisel maastikul.

Joonise 16 podhjal voib oletada, et koonduvus on vdga tugevalt mdjutatud viikestest
eraldistest, kuna mdlema 2-tasemelise maastiku graafiku joone kditumine jirgib tépselt nende
kadumist ja ilmumist maastikus (lisad 17 ja 18). Tdendoliselt vihendavad viikesed eraldised
vaheldumist (naabrussuhete arv muutub védga ebavordseks) ja seetdttu touseb koonduvuse

vaartus nende ilmumisel maastikus.
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Joonis 16. Koonduvuse muutus piksli suuruse muutmisel 2-tasemelisel osalt juhumustriga ja 2-tasemelisel
regulaarmustriga maastikul.

3.1.1.6 Erituubiliste eraldiste tihedus (PRD)

10*10 ja 45° pooratud malelaua puhul ei muutu eritiiiibiliste eraldiste tihedus {ildse, kuna
koikide ruumiliste lahutuste juures on maastikus kahte tiiiipi eraldisi (joonis 17). 16-tiiiibilisel
lineaarsel maastikul hakkab indeksi véddrtus peale 400m-t langema, kuna eraldiste tiitipe jddb
jérjest vihemaks (lisa 13). 50*50 malelaual langeb indeksi vdartus 400m juures 0,01-ni, sest

maastikus on ainult iihte tiilipi eraldis (lisa 14).
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Joonis 17. Eritiiiibiliste eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° pdoratud 10*10
malelaua, 50*50 malelaua ja 16-tiiiibilisel lineaarsel maastikul.

Maastiku konfiguratsioon on mdlemal 6-tiitibilisel maastikul vdga erinev, kuid eritiilibiliste
eraldiste tihedus soltub ainult maastiku kompositsioonist (McGarigal and Marks, 2002).
Seega on radiaalsel ja tépilisel maastikul on indeksi kditumine identne seni, kuni mdlemas on
vOrdne arv eraldiste tiitipe. 500m ja 1000m piksli suuruse korral, kus tipilises maastikus kaob

iiks eraldise tiiiip dra, langeb indeksi vaértus (joonis 18 ja lisa 15).
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Joonis 18. Eritiiiibiliste eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiiiibilisel radiaalsel ja tépilisel
maastikul.

2-tasemelistele maastikele arvutatud eritiitibiliste eraldiste tihedust mojutas vdga tugevalt

véikeste eraldiste kadumine ja ilmumine (joonis 19 ja lisad 17 ning 18).
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Joonis 19. Eritiiiibiliste eraldiste tiheduse muutus piksli suuruse muutmisel 2-tasemelisel osalt juhumustriga ja
2-tasemelisel regulaarmustriga maastikul.

3.1.1.7 Shannoni mitmekesisuse indeks (SHDI)

Shannoni mitmekesisuse indeksi kditumine piksli suurendamisel kolme malelaua ja lineaarse
maastiku puhul oli védga sarnane eritiiiibiliste eraldiste tiheduse kéitumisele (joonis 20).
Erinevus 50*50 malelaua indeksi véartuses 800m juures tuleneb sellest, et Shannoni
mitmekesisuse indeks on tundlik eraldiste tihtlusele maastikus. Kui eraldiste jaotumine on
viga ebaiihtlane, siis langeb ka indeksi viértus (McGarigal and Marks, 2002). Eelkdige on
indeks aga tundlik eraldiste rohkusele ja seetottu ei esine olulisi kdikumisi teiste maastike

puhul, kuigi tihtlus teatud mééral muutub.
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Joonis 20. Shannoni mitmekesisuse indeksi muutus piksli suuruse muutmisel 10*10 malelaua, 45° pdoratud
10*10 malelaua, 50*50 malelaua ja 16-tiiiibilisel lineaarsel maastikul.
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6-tiitibiliste maastike puhul muutus Shannoni indeksi vdirtus oluliselt ainult siis, kui moni
eraldise tiilip dra kadus (joonis 21). 500m juures langes tipilise maastiku indeksi véartus

seetottu 1,35-ni.
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Joonis 21. Shannoni mitmekesisuse indeksi muutus piksli suuruse muutmisel 6-tiiiibilisel radiaalsel ja tipilisel
maastikul.

Kodige paremini oli indeksi eraldiste rohkusest sdltuvus niha 2-tasemeliste maastike puhul

(joonis 22), kus indeksi viirtus kdikus tugevalt vastavalt eraldiste arvule maastikus.
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Joonis 22. Shannoni mitmekesisuse indeksi muutus piksli suuruse muutmisel 2-tasemelisel osalt juhumustriga
ja 2-tasemelisel regulaarmustriga maastikul.

3.1.2 Reaalsed maastikud

Reaalsete maastike analiilisi tulemuste grupeering jargib Wu et al. (2002) rithmitust.
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3.1.2.1 1tidp

Siia riihma kuulusid eraldiste tihedus (PD) ja servatihedus (ED) ja nende kditumine oli piksli
suuruse muutmisel ennustatav (joonis 23). Seos indeksite ja piksli suuruse vahel oli
logaritmiline (R*>0,90). Siiski oli indeksite kditumine erinevate maastike puhul veidi erinev.
Porijoe valglale ja Ldouna-Eesti maastikule arvutatud servatiheduse ja eraldiste tiheduse
véadrtused langesid véga kiiresti jdddes siis piisima enamvdhem iihele tasemele. Kirde-Eesti
puhul indeksi vidirtus ei langenud nii palju. Servatiheduse viirtustes kaob erinevus kolme
maastiku vahel 400m ruumilise lahutuse juures. Seega omandavad erineva keerukusega
maastikud teatud lahutuse juures iihesuguse véirtuse st., et neil ei ole voimalik enam vahet
teha antud niitaja alusel. Voib Oelda, et mingist piirist alates kaotab indeks oma Gigsuse
erineva keerukusega maastike hindamisel. Seega tuleks servatiheduse ja eraldiste tiheduse
alusel erinevate maastike vOrdlemisel ruumilise lahutuse muutmisse véga ettevaatlikult

suhtuda.
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Joonis 23. I tiilibi indeksite vdartuste muutumine piksli suurendamisel.

Servatiheduse ja eraldiste tiheduse tulemustest tuleb hdsti vidlja ka indeksite véairtuste
erinevused kaardi modtkavast ldhtudes (joonis 24). Pohikaardile arvutatud indeksite
vadrtused langevad koige rohkem joudes 500m ruumilise lahutuse juures samale tasemele
baaskaardile ja CORINE’i maakatte kaardile arvutatud indeksite védrtusega. Indeksite
erinevus on tingitud nii erinevast generaliseerituse tasemest kui ka maakasutuse/katte
klassifikatsioonist. Viimase tottu ei ole ka baaskaardi ja CORINE i maakatte kaardi vaheline

erinevus viga suur.
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Joonis 24. Porijoe valglale arvutatud I tiiiibi indeksite vaédrtuste muutumine piksli suurendamisel erinevate
mddtkavadega kaartide puhul .

3.1.2.2 1l tilip

IT tiitipi kuulusid eritiilibiliste eraldiste tihedus (PRD) ja Shannoni mitmekesisuse indeks

(SHDI), mille vairtused muutusid astmeliselt piksli suuruse kasvades (joonis 25).
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Joonis 25. II tiitibi indeksite vairtuste muutumine piksli suurendamisel.

Eritiiiibiliste eraldiste tihedus Louna-Eesti proovitiiki puhul hakkas oluliselt vidhenema peale
300m-t, kui eraldiste tiitibid hakkasid maastikust kaduma (joonis 25). Porijoe valgale ja
Kirde-Eestile arvutatud indeksi véértused kodiguvad veidi vahemikus 60-90m ja hakkasid
oluliselt kahanema peale 100m. Analiiiisi tulemustest v3ib jireldada, et eritiitibiliste eraldiste
tihedust praktiliselt ei mdjuta ruumilise lahutuse muutmine seni, kuni klasside arv jaib

samaks.

Shannoni mitmekesisuse indeks ei muutu peaaegu iildse piksli suurendamisel teatud piirini.
See viitab sellele, et kuigi eri tiilipi eraldised hakkavad maastikust kaduma juba alates 100m
ruumilisest lahutusest, siis tdoendoliselt muutub eraldiste omavaheline jaotus iihtlasemaks ja
seetottu indeksi véértus ei muutu oluliselt. 300m piksli suurusest alates hakkab aga indeksi

vadrtus muutuma (joonis 25). Samast piksli suurusest alates hakkab muutuma ka maakasutuse
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tillipide arv. Indeks on tundlikum harva esinevatele maakasutustiiiipidele (McGarigal and

Marks, 2002).

Erinevate modtkavade puhul on nende indeksite kditumine samuti astmeliselt kahanev (joonis
26). Pohikaardile arvutatud indeksite vidrtused on kdige korgemad ning baaskaardi omad
madalaimad. Pohjuseks on erinevus maakasutuse/katte klassifikatsioonides (lisad 9 ja 10).
Erinevalt I tiiiibi indeksitest ei iihtlustu piksli suurenedes nende véirtused. Molemate
mitmekesisuse indeksite véirtused kiill kahanevad veidi astmeliselt, kuid pohikaardile
arvutatud indeksite vairtused ei lange nii madalale, kui CORINE’1 maakatte kaardi omad.

Seega erinevus kaartide vahel séilib.
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Joonis 26. Porijoe valglale arvutatud II tiiiibi indeksite vadrtuste muutumine piksli suurendamisel erinevate
mdotkavadega kaartide puhul .

3.1.2.3 I thip

Keskmine kuju indeks (SHAPE MN), keskmine eukleidiline ldhima naabri kaugus
(ENN_MN) ja koonduvus (CONTAG) kuulusid III tiiiipi. Need indeksid ei omanud
ennustatavaid seoseid piksli suuruse muutmisega, kuigi teatud ruumilise lahutuseni langesid
koonduvuse ja keskmise kuju indeksi véértused thtlaselt, siis alates 300m piksli suurusest
muutub indeksite kditumine juhuslikuks (joonis 27). Keskmise kuju indeksite véartused

ithtlustuvad 300m juures ja maastike omavaheline erinevus praktiliselt kaob.
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Joonis 27. 111 tiilibi indeksite vdértuste muutumine piksli suurendamisel.

Keskmise eukleidiline 1dhima naabri kaugus kasvas piksli suurendamisel algul lineaarselt

nagu ideaalmaastike puhulgi, kuid teatud ruumilisest lahutusest alates oli selle védrtuse

koikumine juhuslik.
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Joonis 28. Porijoe valglale arvutatud I1I tiilibi indeksite vadrtuste muutumine piksli suurendamisel erinevate
mdotkavadega kaartide puhul .

Erinevate modtkavadega kaartide puhul ei oma need indeksid véga selgeid seoseid piksli
suurendamisega (joonis 28). Keskmise kuju indeksi ja koonduvuse véartused langevad algul
iihtlaselt ja hakkavad seejdrel korraparatult kdikuma. Samuti ei ole siin seaduspdra — mida
suurem modtkava, seda suurem on keskmine kuju indeks. Antud juhul on kdige kdrgemad
kuju indeksi vddrtused CORINE’1 maakatte kaardi puhul. CORINE’1 maakatte kaardil on
suured keeruka kujuga areaalid, mis tdstavad indeksi vdirtust. Pohikaardil ja baaskaardil
langetavad keskmise kuju indeksi véirtust ehitised, mis on vdga korrapédrase kujuga.
Koonduvus peaks olema suurim CORINE’1 maakatte kaardile arvutatuna ja véikseim
pohikaardil. Tegelikult on indeksi védrtus suurim baaskaarile arvutatuna, mille pohjuseks on

suured loodusliku ala massiivid.

41



3.2 MAASTIKUINDEKSID AINETE VALJAKANDE INDIKAATORINA

3.2.1 Ainete viljakande seos maakasutusega

3.2.1.1 Ainete valjakande seos maakasutusega baaskaardi jirei

Koik vee kvaliteedi niitajad korreleerusid oluliselt hoonestatud alade osakaaluga valglas v.a
BHT}/ (tabel 1). Tugevaim oli seos iildfosfori puhul (p > 0,7), mille pdhjuseks on tdendoliselt
see, et suur osa veekogudesse joudvast fosforist pdrineb inimeste poolt kasutatavatest
pesuainetest. PHT puhul oli seos ainsana negatiivne st. mida suurem oli hoonestatud alade
protsent, seda vdiksemad olid PHT véartused, mis tuleneb tdenéoliselt sellest, et linnadest ei

tule eriti raskesti lagundatavaid orgaanilisi aineid.

Tabel 1. Maakasutuse osakaalude ja véljakannete vahelised astakkorrelatsioonikordajad. Statistiliselt
usaldusviirsed (olulisuse kriteerium p<0,05) védrtused on mérgitud rasvases kirjas.

looduslike alade pollumajanduslike hoonestatud alade
osakaal (%) alade osakaal (%) soode osakaal (%) osakaal (%)
BHT; (mg0/I ) -0.13 0.05 -0.18 0.27
PHT (mgOy/1) 0.59 -0.69 0.55 -0.67
Nia ( mgN/I ) -0.44 0.40 -0.25 0.52
Pa( mgP/l ) -0.59 0.46 -0.09 0.73

Kadikide iilejadnud maakasutuse tiiiipide osakaaludega olid statistiliselt usaldusviirsed seosed
vaid PHT-I (tabel 1). Soode ja looduslike alade osakaaluga oli korrelatsioon positiivne, seega
mida rohkem on valglas soid ja looduslikke alasid, seda suurem PHT viértus. Seosed ei ole
kiill vaga tugevad ja kirjeldavad kogu variatsioonist ~30% soode ja ~31% looduslike alade
puhul, kuid siiski olulised. Selline seose iseloom on tingitud sellest, et PHT néitab eelkdige
raskesti lagundatavate orgaaniliste ainete hulka, mida koige rohkem tuleb soodest ja

looduslikest aladest.
Uldfosfor korreleerus looduslike ja pdllumajanduslike aladega (p viirtus vastavalt -0,59 ja

0,46). Mida rohkem on valglas pdllumajanduslikke alasid, seda suurem Py4-1 vdértus ning

looduslike alade puhul vastupidi. Looduslike aladega korreleerus ka tildlammastik.

3.2.1.2 Ainete viljakande seos maakasutusega CORINE’1 maakatte kaardi jirgi

CORINE’1 maakattel olid baaskaardi maakasutusega sarnased seosed véljakannetega.

Koikidel veekvaliteedi niitajatel v.a BHT7-1 oli statistiliselt usaldusvéédrne seos hoonestatud
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alade osakaaluga valglas (tabel 2). Uldiselt nditab see valglate viljakannete sdltuvust

punktreostusallikatest.

Tabel 2. Maakasutuse osakaalude ja viljakannete vahelised astakkorrelatsioonikordajad. Statistiliselt
usaldusvéirsed (olulisuse kriteerium p < 0,05) vaédrtused on mérgitud rasvases kirjas.

looduslike alade pollumajanduslike hoonestatud alade
osakaal (%) alade osakaal (%) soode osakaal (%) osakaal (%)
BHT; (mg0./I ) 0.22 -0.22 -0.03 0.14
PHT (mgO,/1) 0.70 -0.81 0.55 -0.42
Ny ( mgN/I ) -0.34 0.35 -0.27 0.54
P (mgP/l) -0.59 0.49 -0.10 0.51

Orgaaniliste ainete (PHT jdrgi) viljakandel olid statistiliselt usaldusvdirsed seosed
pollumajanduslike alade, looduslike alade ja soode osakaaluga (tabel 2). Pollumajanduslike
maade suure osakaalu korral on orgaaniliste ainete (PHT jargi) véljakanne valglast vdike ning
looduslike alade puhul on vastupidi. Kui valglas on palju soid, siis on sealt raskesti
lagundatavate orgaaniliste ainete véljakanne suurem, mille pdhjuseks on soodest ja
looduslikelt aladelt pirinev suur humiinainete hulk. Uldfosfori viljakanne on vastupidiselt
PHT-le véiksem, kui valglas on rohkem looduslikke alasid. Mida suurem on pdldude osakaal
valglas, seda suurem on ka reostuskoormus véetiste néol, mille tulemuseks on suuremad

iildfosfori véljakanded.

Soode, pdllumajanduslike maade ja looduslike alade osakaaluga puudus BHT7-1 ja

uldlammastikul seos iildse.

3.2.2 Ainete viljakande seosed maastikuindeksitega

3.2.2.1 Ainete viljakande seosed baaskaardi maakasutuse jirgi arvutatud

maastikuindeksitega

Baaskaardi analiilis ei andnud vdga hdid tulemusi ja sellest ilmnes, et maastikuindeksid
omasid {isna tugevaid seoseid maakasutusega (lisa 19). Mida rohkem on pdllumaid, seda
suurem oli nditeks valgla servatihedus ja eraldiste tihedus. Selle pohjuseks on baaskaardi
maakasutuse klassifikatsiooni omapira, kus looduslikes alades pole eristatud rohumaid ega
erinevaid metsatiilipe ja nii moodustavad nad suuri kompaktseid massiive (lisa 9). Seetdttu on

baaskaardi analiitusi tulemusi késitletud lihemalt.
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3.2.2.1.1  Eraldiste tihedus (PD)

Eraldiste tihedusega korreleerus PHT ja iildfosfor (p vdirtus vastavalt -0,75 ja 0,44), mille
pohjuseks voib pidada maakasutuse mdju seosele (lisa 19). Eraldiste tihedus korreleerus
tugevalt koigi maakasutuse osakaaludega. Eraldiste tihedus oli suurem, kui valglas oli
rohkem podlde. Kuna iildfosfori seos pdllumajanduslike aladega oli positiivne, siis on ka
indeksi ja viljakande vaheline seos positiivne. Ka PHT seosed maakasutuse osakaaludega
olid védga head ja seega ei saa viita, et indeksi ja raskesti lagundatavate orgaaniliste ainete

véljakande vahelised seosed oleks pohjuslikud.

3.2.2.1.2  Servatihedus (ED)

Servatihedusega korreleerus ainukesena PHT (p=-0,62), mille pdhjuseks oli jillegi
maakasutuse moju seosele (lisa 19). Pdllumajanduslike valglate servatiheduse véértus oli
suurem looduslikest ning samas on pollumajanduslikelt valglatelt ka raskesti lagundatava

orgaanilise aine viljavool vdiksem.

3.2.2.1.3  Keskmine kuju indeks (SHAPE_MN)
See indeks ei omanud {iihegi veekvaliteedi nditajaga seost ning ei korreleerunud

usaldusvéadrselt tihegi maakasutuse tiilibiga.

3.2.2.1.4  Keskmine eukleidiline lihima naabri kaugus (ENN_MN)

Indeks ei omanud statistiliselt usaldusvéérset seost viljakande andmetega, kuigi korreleerus
arvestatavalt pollumajanduslike, looduslike ja hoonestatud alade osakaaluga (p vastavalt
—-0,62, 0,59 ja -0,52). Nende seoste kohaselt peaksid pdllumajanduslikes valglates sama tiitipi

eraldised uiksteisele ldhemal olema.

3.2.2.1.5 Koonduvus (CONTAG)

Koonduvus omas statistiliselt usaldusviirset seost iildfosforiga (p = -0,62). Mida rohkem on
eraldised maastikus koondunud, seda viiksem on valglast {ildfosfori véljakanne. Samas
korreleerus koonduvus viga hésti looduslike alade osakaaluga valglas (p = 0,78), mis niitab,
et baaskaardil moodustavad looduslikud alad vdga suuri ja iihtseid massiive ning pdllud
seevastu on rohkem hajunud ja esinevad vdiksemate eraldistena (p = -0,60). See voib ka olla

koonduvuse ja iildfosfori vahelise seose pdhjustajaks.
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3.2.2.1.6  Erititiibiliste eraldiste tihedus (PRD)

Eritiitibiliste eraldiste tihedus ei korreleerunud arvestatavalt viljakande andmetega ning ka

maakasutusega.

3.2.2.1.7  Shannoni mitmekesisuse indeks (SHDI)

Shannoni mitmekesisuse indeks korreleerus hasti iildfosforiga (lisa 19). Seega peaks
mitmekesisematest maastikest iildfosfori viljakanne suurem olema, mis tuleneb tdendoliselt
Shannoni mitmekesisuse indeksi negatiivsest seosest (p = -0,69) looduslike alade osakaaluga.
Mida rohkem on valglas looduslikke alasid, seda homogeensem on maastik.
Pollumajanduslikud valglad on samas mitmekesisemad (seos poOllumajanduslike alade
osakaaluga ja Shannoni mitmekesisuse indeksi vahel oli hea (p =0,46). Kdige tugevam oli
seos hoonestatud alade osakaaluga (p = 0,71). Seega on suure hoonestatud alade osakaaluga

valglad mitmekesisemad.

3.2.2.2 Ainete viljakande seosed CORINE’1 maakatte kaardi jargi arvutatud

maastikuindeksitega

CORINE’1 maakatte kaardi analiiiis andis hoopis teistsugused tulemused kui baaskaart (lisa
20). Maastikuindeksid omasid viljakannetega palju rohkem statistiliselt usaldusvéarseid

seoseid ning maakasutusega oli neil jdllegi ndrgemad korrelatsioonid kui baaskaardi puhul.

3.22.2.1  Eraldiste tihedus (PD)

Eraldiste tihedus omas statistiliselt usaldusvairset seost BHT; ja PHT-ga (p viirtused
vastavalt -0,53 ja -0,49) (lisa 20). BHT; ei korreleerunud iihegi maakasutuse tiiiibiga ja seega
vOib oletada, et orgaaniliste ainete véljakanne on véiksem valglatest, kus on suur eraldiste

tihedus.

Kuna nii PHT kui ka eraldiste tihedus korreleerusid looduslike alade osakaaluga, siis v3ib
oletada, et see on seose pOhjustaja. Jooniselt 29 on ndha, et PHT véairtused kasvavad
looduslike alade osakaalu tdusuga. Mingil mééral voib isegi madrgata, et PHT véértused

tousevad ka tihesuguse looduslike alade osakaalu juures ning eraldiste tiheduse kasvades, mis
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on oodatule vastupidine. Seega ei saa viita, et raskesti lagundavate ainete viljakanne on

vdiksem suurema eraldiste tihedusega valglast.
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Joonis 29. Orgaaniliste ainete (PHT jargi) vdljakande seos looduslike alade osakaalu ja eraldiste tihedusega.

3.2.2.2.2  Servatihedus (ED)

BHT- omas servatihedusega statistiliselt usaldusvéirset seost (p = -0,46) (lisa 20). Jooniselt
30 tulevad esile neli valglat (Purtse, Piihajogi, Vdina ja Seljajogi), millest on orgaaniliste
ainete véljakanne suur ning samas on suurim ka hoonestatud alade osakaal (punktreostuse
mdju). Nende nelja valgla viljajitmine muudab korrelatsiooni ebausaldusvairseks, mis viitab
sellele, et seos tuleneb ainult nende kolme valgla kdrgetest BHT; védirtustest ja suurest

hoonestatud alade osakaalust. Samas on jooniselt néha, et ka lihesuguse hoonestatud alade

osakaalu korral mdjutab servatihedus BHT; viirtusi.
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Joonis 30. Orgaaniliste ainete (BHT; jargi) véljakande seos hoonestatud alade osakaalu ja servatihedusega.

Servatihedusega korreleerus statistiliselt usaldusvéirselt ka iildlimmastik (p = -0,56) (lisa
20). Kuna servatiheduse ja hoonestatud alade osakaalu vahel oli seos, siis avaldab see
tdendoliselt mdju ka servatiheduse ja ainete viljakande vahelistele seostele. Peamiselt
avaldub see nelja valgla ndol (Pithajogi, Védna, Seljajogi ja Purtse), mis eristuvad selgelt
jooniselt 31. Seljajoe valgla tildlammastiku korged vidirtused on eelkdige tingitud suurest
pollumajanduslike alade osakaalust (66,08%), mille tottu on ka pdllumajanduslik reostus
suurem. Ulejisinud valglate puhul pole mérgata suuri erisusi hoonestuse osakaalus ning samas

on selgelt ndha servatiheduse mdju iildlimmastiku viirtustele
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Joonis 31. Uldlimmastiku viljakande seos hoonestatud alade osakaaluga ja servatihedusega.

Uldlimmastik korreleerus ka looduslike ja pdllumajanduslike alade osakaaluga valglas
(joonis 32). Jooniselt vdib nédha, et mida rohkem on pdllumajanduslikke alasid ning mida

viiksem on servatihedus, seda suuremad on iildlimmastiku vaartused.
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Joonis 32. Uldlimmastiku viljakande seos pdllumajanduslike maade osakaaluga ja servatihedusega.

Orgaaniliste ainete (BHT5 jargi) ja ildlammastiku viljakande seostest servatihedusega voiks

jareldada, et keerukamast maastikust on ainete viljakanne véiksem, sest eraldiste servades on
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toitainete tarbimine intensiivsem. Kindlamalt saaks see véide kinnitust juhul, kui sama
analiiiisi oleks vOimalik 1dbi viia punktreostusest mojutamata valglatel. Samas ei pruugi
servatiheduse ja orgaaniliste ainete (BHT7 jéargi) ning iildlammastiku véljakannete vaheline
korrelatsioon niidata veel pohjuslikku seost. Tundub, et esmajirjekorras mojutab orgaanilise
aine ja ldmmastiku védljakannet maakasutus ning servatihedus on teisejarguline tegur ning

kdesolevas uurimuses pole neid vdimalik eristada.

Maakasutuse mdju maastikuindeksite ja ainete viljakande vahelistele korrelatsioonidele saaks
paremini kindlaks teha, kui esineks moni indeks, mis ei sdltuks maakasutusest tildse, kuid

omaks seost ainete viljakandega.

3.2.2.2.3  Keskmine kuju indeks (SHAPE_MN)

Keskmise kuju indeksiga omas statistiliselt usaldusvéérset negatiivset seost tildlammastik
(p=-0,44). Mida keerukamad olid eraldised, seda vidiksem oli tildlimmastiku véljakanne
valglast. Jooniselt 32 eristuvad kolm valglat (Seljajogi, Piihajogi ja Védna), mille
elimineerimine muudab korrelatsiooni ebausaldusvéirseks. Selle pdhjuseks on keskmise kuju

indeksi soltuvus hoonestatud alade osakaalust (lisa 20).

Keskmine kuju indeks omas olulist negatiivset seost (p = -0,70) ning iildlimmastik omakorda
positiivset seost hoonestatud alade osakaaluga (p =0,54). Valglas, kus oli rohkem linnasid, on
madalam keskmise kuju indeksi vddrtus ning samas suurem ldmmastiku véljakanne (joonis

32).
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Joonis 32. Uldlimmastiku viljakande seos hoonestatud alade osakaaluga ja keskmise kuju indeksiga.

Indeks omab ka statistiliselt usaldusvéirset korrelatsiooni pollumajanduslike ja looduslike
alade osakaaluga (lisa 20). Pdllumajanduslikes valglates oli keskmine kuju indeks madalam
kui looduslikes valglates, mis tuleneb pdldude siimmeetrilisemast ja lihtsamast kujust.
Uldlimmastikul usaldusvidrne seos pdllumajanduslike ja looduslike alade osakaaluga

puudus. Sellegipoolest on jooniselt 33 nidha, et {ildlimmastiku véljakannet mdjutab nii

looduslike alade osakaal kui ka keskmine kuju indeks.
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Joonis 33. Uldlimmastiku viljakande seos looduslike alade osakaaluga ja keskmise kuju indeksiga
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Selliste seoste tottu ei saa kindel olla, kas keerukamate eraldistega valglates on ldmmastiku
kinnipidamine parem sellepidrast, et heterogeensem maastik suudab toitaineid paremini kinni
pidada voi hoopis seetdttu, et keerukamad on eraldised just looduslikes valglates, kuhu on ka

toitainete sissekanne viiksem.

Huvitav on see, et iildfosfor, mis omas peaaegu sama tugevat seost hoonestatud aladega kui
ildlammastik (tabel 2), ei korreleerunud oluliselt keskmise kuju indeksiga (lisa 20). Selle
pohjal voib Gelda, et kui maastikuindeks korreleerub maakasutuse osakaaludega, siis ei

tadhenda see veel, et maastikuindeks omab seost ka ainete viljakandega.

PHT korreleerus keskmise kuju indeksiga vastupidiselt iildlammastikule positiivselt (p =
0,66). Sellest voiks vélja lugeda, et raskesti lagundatavat orgaanilist ainet tuleb rohkem vélja
keerukamate eraldistega valglatest. Seose pohjuseks on keskmise kuju indeksi ja orgaaniliste
ainete (PHT jargi) korrelatsioon maakasutusega (lisa 20). Seos oli vastupidine
ildlammastikule, sest orgaaniliste ainete (PHT jérgi) véljakanne on suurem just looduslikelt
valglatelt. Pollumajanduslikelt valglatelt on raskesti lagundatavate orgaaniliste ainete
véljakanne véiksem ning ka poldude keerukus ja seega ka keskmine kuju indeks on

viiksemad (joonis 34).
Seega ei tulene orgaaniliste ainete (PHT jérgi) vdljakande ja keskmise kuju indeksi vaheline

korrelatsioon sellest, et keerukamas maastikus suudetakse raskesti lagundatavat orgaanilist

ainet halvemini kinni pidada, vaid indeksi sdltuvusest maakasutusest.
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Joonis 34. Orgaaniliste ainete (PHT jérgi) véljakande seos pdllumajanduslike alade osakaaluga ja keskmise kuju

indeksiga.

3.2.2.2.4 Keskmine eukleidiline lihima naabri kaugus (ENN_MN)

Uldlimmastik omas selle indeksiga tugevaimat seost (p = 0,66), millest jireldub, et sama
tiitipi naabrite suurema kauguse korral (suurem isoleeritus ja véiksem eraliste vaheldumine)
on valglast tildlammastiku viljakanne suurem. Kui sama tiilipi eraldised on {iksteisele
ldhemal, siis eraldiste vaheldumine on suurem ning ka toitained liiguvad rohkem ldbi

erinevate eraldiste ja nende tarbimine on suurem.

Indeksi kditumist mojutab tema seos hoonestuse osakaaluga (p = 0,60). Selle kohaselt peaks
suure hoonestatud alade osakaalu korral sama tiilipi naabrid olema {iksteisest kaugemal kui
vihese hoonestusega alal (joonis 35). Tdendoliselt tuleneb selline seose iseloom sellest, et
CORINE’1 maakatte kaardil on vidikese modtkava tottu kaardile kantud ainult suuremad
asustused ning need ei paikne kuigi tihedalt. Kuna tildldmmastiku véljakanne oli suur korge
hoonestuse osakaalu véartuste korral (tabel 2), siis on iildlimmastiku véiljakanne suur ka

korge keskmise eukleidilise 1dhima naabri kauguse vairtuse korral.
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Joonis 35. Uldlimmastiku viljakande seos hoonestatud alade osakaaluga ja keskmise eukleidilise lihima naabri

kaugusega.

Indeksi kditumist saaks paremini selgitada, kui analiiiis viia 1dbi punktreostusest mdjutamata
valglates. Joonisel 35 eristuvad kolm valglat (Vddna, Piihajogi ja Seljajdgi), mille analiiiisist
vélja jatmisel indeksi ja ldmmastiku véljakande vahel korrelatsioon paraneb veidi. Samas
vOib ka joonise podhjal viita, et iildlimmastiku viairtused on mdjutatud nii keskmine

eukleidiline l&hima naabri kauguse kui ka hoonestatud alade osakaalu poolt.

3.2.2.2.5 Koonduvus (CONTAG)

Koonduvusega omas statistiliselt usaldusvéérset seost orgaaniliste ainete (PHT jérgi)
viljakanne (p = - 0,59), mis nditab, et suure eraldiste koonduvuse korral on valglast raskesti
lagundatavate orgaaniliste ainete véljakanne vidike. Seose pohjustajaks on ilmselt indeksi
soltuvus soode ja pollumajanduslike alade osakaalust (p vastavalt —0,57 ja 0,57). Negatiivne
seos soodega nditab, et nad on eraldistena rohkem hajunud ning ei esine suuri iihtseid
soomassiive. Pollud seevastu moodustavad suuremaid kompaktseid eraldisi. Orgaaniliste
ainete (PHT jirgi) viljakanne korreleerub pdllumajanduslike alade osakaaluga, mis néitab, et

poldudelt on raskesti lagundatava orgaanilise aine viljakanne vdike (joonis 36).
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Joonis 36. Orgaaniliste ainete (PHT jargi) viljakande seos pdllumajanduslike alade osakaalu ja koonduvusega.

Koonduvuse hea korrelatsioon maakasutusega teeb selle indeksi raskesti interpreteeritavaks.

3.2.2.2.6  Erititiibiliste eraldiste tihedus (PRD)

Eritiitibiliste eraldiste tihedusega ei omanud viljakande andmed statistiliselt usaldusviirseid
seoseid. Indeks ise ei korreleerunud ka maakasutusega oluliselt. Siit vOiks vélja lugeda seda,
et maastikuindeksid omavad viljakannetega ainult siis seoseid, kui nad ise sdltuvad

maakasutusest; eriti, kui kaardid kajastavad maastiku pdhe maakasutust, mitte aga maastiku

funktsionaalseid omadusi.

Pohjus, miks eritiilibiliste eraldiste tihedus ei andnud viljakannetega olulisi seoseid, vdib
seisneda ka indeksi iseloomus. Indeks niitab, kui palju erinevat tiilipi eraldisi on maastikus
100 hektaril. Suur mitmekesisus vOiks mingil mééral rolli madngida ainete viljakandes
valglast, kuid ainult juhul, kui mitmekesisus on vdga suur vorreldes teiste valglatega. Siin

hakkab mdju avaldama ka maakasutuse/katte klassifikatsioon. Mida diferentseeritum see on,

seda olulisem voib mitmekesisus olla.

3.2.2.2.7  Shannoni mitmekesisuse indeks (SHDI)

Indeks ei korreleerunud usaldusviirselt véljakande andmetega ning indeks omas

maakasutuse osakaaludest usaldusvéérset seost ainult soodega (lisa 20). Saadud tulemused
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niitavad, et see indeks, nagu ka eritiiiibiliste eraldiste tihedus, pole parim iseloomustamaks

maastikumustri osa ainete viljakannetes valglast, vihemalt nende maakatte andmete pdhjal.
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4. JARELDUSED

4.1 MAASTIKUINDEKSITE SOLTUMINE LAHTEANDMETE RUUMILISEST LAHUTUSEST

Maastikuindeksite sdltuvus ruumilisest lahutusest on erinev olenevalt indeksite iseloomust ja
maastiku  kompositsioonist ja konfiguratsioonist. Ideaalsete maastike analiiiisist tuli
monevorra paremini vilja maastike vaheline erinevus ning reaalsete maastike analiiiisist

indeksite erinevus.

4.1.1 Ideaalmaastikud

10*10 ja 50*50 malelaudade analiiiisist selgus, et eraldiste tihedus ei muutu oluliselt enne,
kui piksli suurus ei iileta eraldiste suurust. Teatud mddral mojutab indeksi vdirtust ainult
muutused maastiku pindalas. Samas oli 45° pooratud 10*10 malelaua puhul néha, et oluline ei
ole mitte ainult eraldiste suurus, vaid ka orientatsioon. 6-tiiiibiliste ja 2-tasemeliste maastike
analiilisi pohjal vOib viita, et kui maastikus on palju véikeseid eraldisi, siis piksli
suurendamisel hakkab eraldiste tihedus langema. Véga suurte ja mitte viga kompaktsete
eraldiste olemasolul voib eraldiste tihedus ka kasvada piksli suurendamisel, kuna tthendused

pikslite vahel katkevad ning tekivad uued eraldised.

Servatiheduse kéitumine oli teatud méddral sarnane eraldiste tihedusega, sest mdlemad on
mojutatud eraldiste suuruse ja arvu muutustest. Servatihedus korreleerub ka véga hésti

eraldiste tihedusega.

Keskmise kuju indeksi véértused hakkavad rastri korral piksli suurendamisel paratamatult
ithele ldhenema, sest itha enam eraldisi hakkab koosnema ainult iihest pikslist. 6-tiiiibiliste
maastike pohjal voiks jireldada, et mida vdiksemad on maastikus olevad eraldised, seda

kiiremini ldheneb indeksi vairtus uhele.

Keskmine l1dhima naabri kaugus on otseses soltuvuses piksli suurusest, kuna mdddab kahe
samatiilibilise eraldise kaugust piksli keskpunktidest. Seega, mida suurem on piksel, seda
kdrgem on ka indeksi védrtus, mis tuli eriti hésti vélja 10*10 malelaua analiiiisist. Indeksi

véadrtust mdjutab ka maastiku struktuur. Kui maastikus on mdned harva esinevad eraldiste
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tiitibid, mis paiknevad iiksteisest kaugel, siis vdib indeksi védrtus piksli suurendamisel

langeda, kuna need eraldised kaovad maastikust &ra.

Kuna koonduvus baseerub pikslite naabrussuhetel, siis on ta otseselt soltuv piksli suurusest
(Li and Reynolds, 1993; Riitters et al., 1996; Frohn, 1998; Ricotta et.al., 2002). Enamasti
koonduvuse véértused langevad piksli suurendamisel, kuid mdningatel juhtudel voivad ka
tousta. 2-tasemeliste maastike analiitisist selgus, et koonduvust mojutavad viikesed eraldised,
mille ilmumisel maastikku koonduvuse véirtus tduseb. Seega sdltub koonduvuse muutumine

maastiku struktuurist.

Mitmekesisuse indeksite vddrtuse midrab suures osas dra eraldiste tiiiipide arv maastikus.
Seega soltub nende muutumine piksli suurendamisel suuresti sellest, kuidas eraldiste tiilipide
arv maastikus muutub. Eritiitibiliste eraldiste tithedus soltub ainult tiitipide arvust (Wu et al.,
2002). Shannoni mitmekesisuse indeksi puhul on oluline ka eraldiste {ihtlus. 50*50 malelaua
analiiiisi tulemustest on néha, et isegi sama tiilipide arvu korral vdib indeksi véértus oluliselt

langeda, kui eraldiste jaotus maastikus muutub oluliselt.

4.1.2 Reaalsed maastikud

Eraldiste tihedus ja servatihedus olid mdlemad ennustatava kéitumisega kdigi kolme
proovitiiki puhul. Sarnane kditumine on tingitud sellest, et need indeksid korreleeruvad
omavahel histi, sest nad sOltuvad samadest faktoritest. Keerukamate maastike indeksite
vadrtused langesid kiiremini ning saavutasid teatud piksli suuruse juures koik sama vairtuse.
Seega muutub teatud ruumilisest lahutusest alates erinevate maastike vOrdlemine nende
indeksite alusel motetuks. Analoogne efekt tuli vidlja ka erinevatele kaartidele arvutatud
indeksite vordlemisel. Suurema modtkavalistele kaartidele arvutatud indeksite véértused
langesid kiiremini kui vdiksema mddtkavalistele kaartidele arvutatud indeksid. Teatud piksli

suuruse juures kadus vahe erinevatele kaartidele arvutatud indeksite vahel tildse.

Mitmekesisuse indeksid langesid astmeliselt piksli suurendamisel, kuna nad sdltuvad tugevalt
maastikus olevast tiilipide arvust. Kuigi antud analiilisi kdigus vdis ka indeksite véartus
tousta, kuna kasutatud agregatsioonimeetodi iseloomu tdttu voisid kord kadunud eraldiste
tiitibid jélle tekkida. Nende indeksite vddrtus (eriti eritiilibiliste eraldiste tiheduse) véartus ei
muutu oluliselt enne, kui tiilipide arv maastikus hakkab vdhenema. Mitmekesisuse indeksite

vadrtused ei tundunud iihtlustuvat erinevate maastike ega ka kaartide puhul nagu seda tegid
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servatiheduse ja eraldiste tiheduse véddrtused. Seega on erinevad maastikud piksli
suurendamisel omavahel vorreldavad. Erineva modtkavaga kaartidele arvutatud indeksite
vahel on maakasutuse klassifikatsioonist ldhtuvalt muidugi suured erinevused. Mitmekesisuse
indekseid ei mojuta niivord generalisatsioon, vaid klassifikatsioon. Seetdttu olid ka
CORINE’1 maakattele arvutatud mitmekesisuse indeksite véaartused korgemad kui baaskaardi

omad.

Keskmine kuju indeks, keskmine eukleidiline 1&hima naabri kaugus ja koonduvus ei omanud
selgeid seoseid piksli suurendamisega, kuigi ideaalmaastike analiilisist selgus, et viimased
kaks on otseses soltuvuses piksli suurusest. Nende kditumine piksli suurendamisel ei ole histi
ennustatav. Erinevate mootkavadega kaartide vordlemisel selgus, et kuju indeks ei ole suurim
koige detailsemal kaardil, vaid hoopis viikese mdodtkavalisel kaardil, kuna sellel ei olnud
chitisi, mis langetavad indeksi véértusi tunduvalt. Koonduvus oli suurim baaskaardil, mis

viitab ka maakasutuse klassifikatsiooni mojule selle indeksi véiartusele.

4.2 MAASTIKUINDEKSID AINETE VALJAKANDE INDIKAATORINA

Baaskaardi analiilis ei andnud hiid tulemusi. CORINE’1 maakatte analiilisi pohjal voiks
jéreldada, et teatud mdju maastikumustril, eelkdige konfiguratsioonil, viljakannetele on, kuid
ei ole vdoimalik kindlaks méérata, kui suur see on, sest nii maastikuindeksid kui ka véljakande

andmed olid mdjutatud liiga paljude kdorvaliste faktorite poolt.

Parima tulemuse CORINE’1 maakatte analiiiisis andsid eraldiste tihedus (PD) ja servatihedus
(ED). See viitab heterogeensema maastiku paremale toitainete kinnipidamise vdimele.
Siinkohal avaldas aga tulemustele olulist mdju hoonestatud alade osakaal, mille tdpset ulatust
el olnud voimalik kdesoleva uurimuse kéigus kindlaks teha. Eraldiste tihedus ja servatihedus
peaksid olema headeks indikaatoriteks iseloomustamaks ainete valglalt véljakannet
punktreostusallikatest mdjutamata valglates. Ruumilise lahutuse analiiiisis selgus, et reaalsete
maastike puhul nende indeksite vdirtused langevad korrapidraselt piksli suurendamisel. Mida
keerukam maastik, seda kiiremini indeksite vairtused lagesid. Selle pohjal voiks oletada, et

vaiksema piksli (10*10m) kasutamine uurimuses, oleks andnud paremaid tulemusi.

Keskmine kuju indeks korreleerus hasti véljakande andmetega, kuid sdltus ise liiga tugevalt

maakasutusest. Keskmise kuju indeksi seosed olid PHT puhul maakasutuse moju tottu
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oodatule isegi vastupidised (orgaaniliste ainete véljakanne oli suurem keerukamate
eraldistega valglast). Seega ei saa selle indeksi tulemustest midagi jareldada maastikumustri
moju kohta viljakannetele. Toendoliselt ei iseloomustaks see indeks ka maakasutusest
sOltumata kdige paremini toitainete ja orgaaniliste ainete viljakandeid. Seega pole kujuindeks

kdige parem ainete véljakande indikaator.

Toos ainukese isoleerituse indeksina kasutatud keskmise eukleidilise 1dhima naabri kauguse
hea korrelatsioon iildlimmastikuga viitab eraldiste vaheldumise rollile aineringes. Saadud
tulemustest voib jéreldada, et iildlimmastiku véljakanded sdltuvad nii maakasutusest
(eelkdige hoonestatud alade osakaalust) kui ka keskmisest eukleidilise 14hima naabri
kaugusest. Molema faktori moju detailne eristamine antud uurimuse kéigus ei olnud
voimalik, kuid indeks vdiks iisna hidid tulemusi anda pdllumajanduslikes ja looduslikes
valglates. Kuna ruumilise lahutuse analiilisist selgus, et indeks sdltub otseselt piksli suurusest,

siis oleks antud indeksit parim kasutada vdimalikult vdikse piksli korral.

Koonduvuse indeks omas suhteliselt head korrelatsiooni orgaaniliste ainete (PHT jirgi)
véljakandega, kuid indeks sdltus oluliselt maakasutusest. Koonduvuse indeks oli mdjutatud
just pdllumajanduslike ja looduslike alade ning soode osakaalu poolt. Indeks ei anna
adekvaatselt edasi maastikumustri keerukust ning seega pole hea niitaja iseloomustamaks

ainete véljakannet valglatest.

Sarnaselt keskmise kuju indeksile ei digustanud ennast selles uurimuses mitmekesisuse
indeksid (Shannoni mitmekesisuse indeks ja eritiilibiliste eraldiste tihedus). Esiteks ei ole
nende indeksite alusel médédratud maastiku mitmekesisus véljakannete indikaatorina nii oluline
kui maastiku keerukus (maakasutuse tiilipide arv on liiga viike, et muutuda arvestatavalt

erinevates valglates). Teiseks soltusid maastikuindeksid oluliselt maakasutusest.

Toendoliselt saaks tulemusi parandada viljakande andmete teistsugusel kasutamisel. Kui
véljakande ja reostuskoormuse andmed oleksid tonnides aastas, siis saaks kasutada sisendi ja
véljundi vahet. Sellisel moel oleks vdimalik paremini hinnata maastiku rolli toitainete

viljakandes.

Lisaks koigele eelnevale olid véljakande andmed mdjutatud punktreostuse poolt.

Punktreostusest tulevad ained jouavad enamasti otse veekogusse ega 14bi pinnases erinevaid
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maastikuosiseid. Punktreostustusest tulev reovesi puhastub ainult sel miéral kui suur on
veekogu isepuhastusvoime ning ei méngi maastikumuster siin olulist rolli. Parema ja selgema
tulemuse oleks saanud juhul, kui t60s oleks saanud kasutada ainult looduslikke ja

pollumajanduslikke valglaid.

Tulemusi mdjutas ka maastikuindeksite soltumine ldhteandmete ruumilisest lahutusest.
Ressursside piiratuse tottu valiti analiiiisi 1dbi viimiseks piksli suuruseks 30 m. Viiksema kui
30 m piksli valimine oleks kindlasti parandanud tulemusi, sest ruumilise lahutuse muutmisel
ei teisene maastikuindeksid erinevates maastikes iihte moodi. Keerukamad maastikud
generaliseeruvad piksli suurendamisel rohkem kui homogeensed maastikud ning vahe

erisuguste maastike vahel viheneb samas, kui vdljakanded ei muutu.

Teine oluline mdjutegur t66s oli mddtkava ja sellest tulenev kaardi generalisatsiooni aste.
CORINE’1 maakatte kaardi ja baaskaardi analiiiisi tulemused olid arvestatavalt erinevad, mis
oli tingitud nii erinevast generalisatsiooni astmest kui ka maakasutuse klassifikatsioonide
erinevusest. Eelkdige aga viimasest, sest eraldiste tiheduse ja servatiheduste védrtuste
(sOltuvad eelkdige generalisatsioonist) vahel ei olnud véga suurt erinevust ruumilisest
lahutusest ldhtuvalt, kuid mitmekesisuse indeksite véartuste (soltuvad eelkdige
klassifikatsioonist) vahel oli. Ruumilise lahutuse analiilisi pohjal voib oletada, et
servatiheduse ja eraldiste tiheduse seosed ainete viljakandega oleksid paremad olnud, kui
analliiisis oleks saanud kasutada pohikaarti. Servatiheduse ja eraldiste tiheduse jérgi
keerukama maastikuga valglate erinevus homogeensema maastikuga valglatest viheneb, kui
pikslit suurendada ja kasutada vidiksema modtkavaga kaarte samas, kui toitainete ja
orgaaniliste ainete véljakanne jadb samaks. Siinkohal tuleb erinevate kaartide peal 1dbi viidud
analliiisi tulemusi vdrreldes silmas pidada, et pdhikaardile arvutatud indeksite véértused

langevad piksli suurendamisel kdige kiiremini.

Ruumilise lahutuse moju koikidele indeksitele oleks voimalik vihendada indeksite analiitisi
labiviimisel  vektorkujul. Fragstats-i liheks peamiseks puuduseks ongi vektorandmete
analiilisi voimaluse puudumine. ArcView laiendiga PatchAnalyst on kiill vdimalik andmeid
vektorkujul analiiiisida, kuid seal on esindatud vdga vidhe maastikuindekseid. Vektorkujul
oleks vOimalik arvesse votta ka teid ja jogesid, mis kindlasti muudavad oluliselt indeksite

védrtusi. Joed ja teed valgla toitainete ringe seisukohalt vdga olulised.
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Uurimuse tulemused néitasid, et kdige paremini digustavad ennast toitainete ja orgaaniliste
ainete viljakande indikaatorina lihtsad indeksid (nditeks servatihedus ja eraldiste tihedus),
mis on ka kergesti interpreteeritavad. Eraldiste tihedus ja servatihedus andsid kdige paremini
edasi ka maastikumustri keerukust, mis tundub olevat méddravaim viljakannete puhul. Samas
sOltusid nad ka tugevalt ldhteandmete ruumilisest lahutusest ja kartograafilisest mdodtkavast.
Tdendoliselt oleksid seosed nende indeksite ja ainete véljakannete vahel paremad olnud, kui
analiiiisis oleks kasutatud 10*10m pikslit ja pdhikaarti. Koonduvus ja keskmise kuju indeks
ei ole head véljakannete indikaatorid ning nende puhul ei saa kindlalt ka viita, et tulemused
oleks paremad olnud, kui 1dhteandmete ruumiline lahutus oleks teine olnud. Mitmekesisuse
indeksid seevastu ei tundu olevat kodige sobivamad sellisteks uurimusteks., sest nende
kasutusdiapasoon on piiratud. Pohjuseks voib ka olla see, et maastiku kompositsioon
(erinevate maakasutuse tiilipide arv) ei pruugi aineringes nii suurt rolli omada kui maastiku
konfiguratsioon (servatihedus, eraldiste paigutus). Samuti ei ole piksli suurusel nende

vadrtusele nii suurt mdju kui erineval klassifikatsioonil.

To0s piistitatud hiipoteesid said olulist kinnitust. Voib vdita, et toitainete ja orgaanilise aine
véljakanded soltuvad maakasutusest ja ka maastikumustrist, kuid seejuures polnud vdimalik
tapselt midratleda maastikumustri osakaalu aineringes maakasutuse niivord suure mdju tottu.
Samuti saab Oelda, et maastikuindeksite kéitumises piksli suurendamisel on teatud
seaduspdrasused, mis soltuvad nii indeksite kui ka maastiku iseloomust. Vihemalt osadel
juhtudel (servatiheduse ja eraldiste tiheduse puhul) saab vélja tuua indikatsioonilise véértuse
jaoks kriitilised pikslite suurused. Mitmekesisuse indeksite arvutamisel seevastu ei ole oluline
niivord piksli suurus kui maakasutuse klassifikatsioon. Leitud seaduspérasuste pohjal voib
vdita, et osade maastikuindeksite indikatsioonivdirtust valglatest toitainete ja orgaaniliste
ainete viljakandes on vOimalik parandada, kui kasutada analiilisis védiksemat pikslit
(10*10m), mis nduaks parema ldhtematerjali (pdhikaardi voi ortofotode) ja tarkvara (ArcGIS)

kasutamist.
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KOKKUVOTE

Maastikumustri hindamiseks vélja todtatud maastikuindeksid moodustavad {ihe viikse osa
ruumianaliilisi meetoditest. Ruumianaliilisi tulemused, sealhulgas ka maastikuindeksite
vaidrtused, voivad olla viga erinevad, sdltuvalt skaalast ja tsoneerimisest. See omakorda
avaldab mdju Okoloogiliste protsesside ja maastikumusti vaheliste seoste analiilisi

tulemustele.

Kéesolevas uurimustods on piiiitud leida seaduspédrasusi maastikuindeksite kditumises
soltuvalt ldhteandmete ruumilisest lahutusest. Leitud seaduspdrasuste pdhjal {iritati
madratleda, kuivord maastikuindeksite sOltumine ldhteandmete ruumilisest lahutusest vois
mojutada nende indikatsioonivddrtust valglatest toitainete ja orgaaniliste ainete viljakandes

ning kas seda on vdéimalik parandada.

Maakasutuse/katte andmetena kasutati Eesti Pohikaarti (1 : 10 000), Eesti Baaskaarti
(1:50000) ning CORINE’i maakatte kaarti (1:100 000). Maastikuindeksid arvutati
Fragstats-is ja ruumilise lahutuse analiilisis korreleeriti neid piksli suurusega ning
indikaatorite analiiiisis véljakande andmetega. T60s kasutati vidljakande andmetena Eesti
jogede riikliku hiidrokeemilise seire andmeid. Nende jogede wvalglates on suur osa

punktreostusel, mis mojutas t66 1dppresultaati.

Ruumilise lahutuse analiiiisis selgus, et maastikuindeksite védrtuste soltuvus ldhteandmete
ruumilisest lahutusest sdltub nii indeksite iseloomust kui ka maastiku kompositsioonist ja
konfiguratsioonist:

e craldiste tiheduse (PD) ja servatiheduse (ED) kditumine on hésti ennustatav piksli
suurendamisel reaalsetes maastikes ning ideaalmaastike analiitisist selgus, et mdlemad
on mojutatud eraldiste suuruse ja arvu muutustest;

e keskmise kuju indeksi (SHAPE MN), koonduvuse (CONTAG) ja keskmise
eukleidilise 1dhima naabri kauguse (ENN_MN) véirtused ei ole piksli suurendamisel
reaalsetes maastikes ennustatavad, kuigi kahe viimase indeksi véirtused on otseses

soltuvuses ruumilise lahutusega;
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e mitmekesisuse indeksite védédrtused ei ole lihtsate seoste abil piksli suurendamisel

ennustatavad, sest nad soltuvad otseselt maakasutuse tiilipide arvust maastikus.

Indikaatorite analiiiisis selgus baaskaardi tulemusest, et maastikuindeksid sdltuvad tugevalt
maakasutusest, sest baaskaardi maakasutuses ei ole eristatud erinevaid metsatiilipe ega
looduslike rohumaid. Saadud tulemuse pdhjal ei saanud kindel olla, kas maastikuindeksite ja
véljakannete vahelised korrelatsioonid olid pdhjuslikud v&i hoopis tingitud véljakannete ja
maastikuindeksite seostest maakasutusega. Seetdttu arvutati maastikuindeksid veel CORINE’i
maakatte jaoks ning korreleeriti neid véljakande andmetega. CORINE’1 maakatte andmed ei
soltunud enam niivord maakasutusest ning seosed viljakannetega olid paremad. Leitud

seosed viitasid maastikumustri kui ka maakasutuse mojule véljakannetele.

Uurimusest selgus, et koik maastikuindeksid pole parimad iseloomustamaks toitainete
véljakandeid. Toitainete véljakanded sdltusid maastikuindeksitest erinevalt.

e Servatihedus ja eraldiste tihedus andsid parimaid indikaatorlikke tulemusi.
Servatihedus andis statistiliselt usaldusvéérseid seoseid orgaaniliste ainete (BHT;
jérgi) ja ildldammastiku véljakandega, kuid indeksit mojutas hoonestatud alade
osakaal, mille osatdhtust polnud kédesoleva uurimuse kdigus voimalik kindlaks teha.
Eraldiste tihedus korreleerus BHT; ja PHT-ga. Viimase puhul avaldas tulemustele
moju indeksi seos looduslike alade osakaaluga. Modlemate indeksite kéditumine piksli
suurendamisel reaalsete maastike analiilisis oli seaduspdrane, mille pdhjal vdis
oletada, et tulemusi saaks parandada, kui indeksite arvutamisel kasutada viiksemat
pikslit.

e Keskmine kuju indeks omas statistiliselt usaldusviirseid korrelatsioone orgaaniliste
ainete (PHT jdrgi) ja ildlammastiku véljakannetega, sdltudes ise arvestatavalt ka
maakasutusest ja seetottu ei saa nende tulemuste jirgi delda midagi eraldiste kuju
keerukuse rolli kohta aineringes. Pigem voib viita, et keskmine kuju indeks ei ole hea
indikaator ainete véljakande osas ning ka selle kditumine ruumilise lahutuse
muutmisel ei olnud seaduspérane.

e Keskmise eukleidilise 1dhima naabri kauguse seosed tildlimmastikuga viitasid sellele,
et viikese eraldiste vaheldumise korral on ainete véljakanne maastikust suurem.

Keskmine eukleidiline 1dhima naabri kaugus voOiks i{isna hea ainete viljakande
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indikaator olla punktreostusallikatest mdjutama valglatel, kuid ei olnud vdimalik
kindlaks teha, kuivord ldhteandmete ruumiline lahutus mojutab selle indeksi tulemusi.

e Koonduvuse indeks viitas orgaaniliste ainete (PHT jérgi) védiksemale viljakandele
maastikust, kus eraldised on rohkem koondunud, mis oli vastupidine oodatule.
Tdendoliselt oli see tingitud indeksi seostest maakasutusega. Indeks ei ole hea ainete
valglalt vdljakande indikaator ning kuigi indeks on otseses soltuvuses piksli suurusest,
ei oleks viiksema piksli kasutamine tdenéoliselt paremaid tulemusi andnud.

e Mitmekesisuse indeksite (Shannoni mitmekesisuse indeks ja eritiilibiliste eraldiste
tihedus) seosed viljakande andmetega olid kdige halvemad ning indeksid omasid
arvestatavaid seoseid ka maakasutusega. Maastiku mitmekesisust iseloomustavad

indeksid ei ole kdige paremad ainete valglalt véljakande indikaatorid.

Lopuks vodib viita, et maastikuindeksite kditumises piksli suurendamisel on teatud
seaduspdrasused, mis soltuvad nii indeksite kui ka maastiku iseloomust. Nende
seaduspidrasuste pohjal saab Oelda, et vdiksema piksli ja pohikaardi kasutamisel analiiiisis on
seosed osade maastikuindeksite ja toitainete ning orgaaniliste ainete viljakande vahel

paremad.
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Scale dependence of landscape metrics and their indicatory value for nutrient and

organic matter losses from catchments.

SUMMARY
The quantitative geographers recognized the fact that the results of spatial data analysis

depend on data aggregation methods and zoning scheme long ago. Its general formulation is
known as the modifiable areal unit problem (MAUP). Scale-dependence of spatial pattern
also affects relations between ecological processes and landscape metrics, which are designed

for evaluating landscape pattern.

Present study focuses on finding how commonly used landscape metrics respond to changing
grain size and how this affects relationships between landscape metrics and nutrient and
organic matter runoff in catchments. Data used for landscape metrics calculation was derived
from Estonian Basic Map, Estonian Base Map and CORINE Land Cover Map. Runoff data of
organic matter and nutrients was acquired from Estonian Environmental Monitoring
Programme database. The disadvantage of this data was its dependence on point pollution
sources (towns, factories). Landscape metrics were calculated in Fragstats 3.3 and were

correlated with grain size and runoff data.

Landscape metrics responses to changing grain size vary significantly among landscape

metrics and across landscapes.

Edge density (ED) and patch density (PD) had predictable responses to changing grain size in
case of real landscapes. Landscapes of complex configuration have greater decrease in their

edge density and patch density values, reaching the same value as homogenous landscapes.

Mean shape index, mean euclidean nearest neighbor distance and contagion had no
predictable responses to changing grain size when calculated on real landscapes. Contagion
index and mean Euclidean nearest neighbor distance are directly dependent on grain size;

therefore they should be used and interpreted carefully in case of changing grain size.
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Diversity metrics (PRD and SHDI) decreased in a staircase-like fashion with increasing grain

size because their value depends on number of patch types and SHDI is also influenced by

distribution of patches in the landscape.

First the analysis was carried out on Estonian Base Map to examine indicatory value of

landscape indexes on nutrient and organic matter losses from catchments The results showed

unexpected relationships between land use and landscape metrics, which were caused by the

specifics of Base Map’s land use classification. Therefore, it was not sure whether the

relations between landscape metrics and runoff data were causal or not. Correspondingly, the

analysis was also carried out on CORINE Land Cover Map that showed better results.

Results of the study enable to draw the following conclusions.

Edge density and patch density gave the best results of landscape metrics. It
significantly correlated with organic matter and total-N runoff, which despite the
influence of point pollution sources on the results referred to the ability of
landscapes with more complex configuration to retain more nutrients and organic
matter. Edge density and patch density of more fragmented landscape decreases
more drastically with increasing grain size than in case of homogenous landscape
while the runoff data remains the same. Therefore if data had been with spatial
resolution of 10m then the relationships would have been better.

Mean shape index significantly correlated with runoff but depended considerably on
land cover and therefore the interpretation of these results was unusable.

Correlation analysis of the mean euclidean nearest neighbour distance showed that
total-N runoff is greater in case of more isolated patches. Relationship between
contagion index and CODxkwmo. indicated greater organic matter runoff from more
aggregated landscape. However as the contagion index had good relations with land
use the results were hard to interpret. Both indexes are directly dependent on grain
size and still their responses to changing grain size were not predictable and it could
not be sure whether using 10m grain size in analysis would have given better results.
The diversity metrics showed no expected correlations with natural cycling and their
ability to predict nutrient and organic matter runoff from catchments was not good.

Diversity metrics are sensitive to changing grain size when number of classes starts

66



to change and smaller grain size would probably not have given better relationships

between diversity metrics and runoff data.

Nutrient and organic matter runoff is influenced by land use and landscape metrics. As the
landscape metrics depend on pixel size, scale, land use classification, it could be said that the
relationships between landscape metrics and nutrient and organic matter runoff in catchments

would have been better with smaller grain size.
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LISADE NIMISTU

LISA 1. Maastikuindeksite omavahelised korrelatsioonid. Rasvases kirjas on
margitud korrelatsioonid >0,7 ning 16plikuks analiiiisiks vélja valitud indeksid.

LISA 2. Ideaalmaastikud.

LISA 3. Uuritavate alade ja valglate asend.

LISA 4. Maastikuindeksite ruumilisest lahutusest sdltuvuse leidmisel uuritud kolme
ala maastikud.
LISA 5. Pohikaardi maakasutuse klassifikatsioonid.

LISA 6. Eesti Baaskaardi ja CORINE maakatte kaardi klassifikatsioonid.

LISA 7. Uuritavate valglate seire l1dvendid.

LISA 8. Erinevate maakasutuse tiilipide osakaalud uuritavates valglates.

LISA 9. Niiteid uuritavate valglate maakasutusest baaskaardi jargi.

LISA 10. Niiteid uuritavate valglate maakattest CORINE maakatte kaardi jargi.
LISA 11. 10*10 malelaua muutumine piksli suurendamisel 100m-1000m.

LISA 12. 45° pooratud 10*10 malelaua muutumine piksli suurendamisel 100m-
1000m.

LISA 13. 16-tiitibilise lineaarse maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m-
1000m.

LISA 14. 50*50 malelaua muutumine piksli suurendamisel 100m-1000m.

LISA 15. 6-tiitibilise tdpilise maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m-1000m.
LISA 16. 6-tiitibilise radiaalse maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m-
1000m.

LISA 17. 2-tasemelise osalt juhumustriga maastiku muutumine piksli suurendamisel
100m-1000m.

LISA 18. 2-tasemelise regulaarmustriga maastiku muutumine piksli suurendamisel
100m-1000m.

LISA 19. Maastikuindeksite korrelatsioonid viljakande andmetega ning maakasutuse
osakaaludega baaskaardi pdhjal.

LISA 20. Maastikuindeksite korrelatsioonid viljakande andmetega ning maakasutuse

osakaaludega CORINE’i maakatte pohjal.
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LISA 1. Maastikuindeksite omavahelised korrelatsioonid. Rasvases kirjas on mérgitud korrelatsioonid >0,7 ning 16plikuks analiiiisiks vilja valitud indeksid.

PD LPI ED LSI AREA_ MNSHAPE MNFRAC MNPARA MN PAFRAC ENN_MN CONTAG PLADJ PRD SHDI SIDI SHEI SIEI Al
PD 1.00
LPI -0.09 1.00
ED 0.80 -0.12 1.00
LSI 0.02 -0.49 -0.04 1.00
AREA MN -0.99 0.03 -0.79 0.01 1.00
SHAPE_MN -0.27 -0.28 0.26 0.09 0.29 1.00
FRAC MN -0.12 -0.25 0.31 0.08 0.14 0.95 1.00
PARA MN 040 0.35 0.28 -0.40 -0.47 -0.38 -0.34 1.00
PAFRAC -0.14 -0.16 0.26 0.27 0.20 0.61 0.49 -0.64 1.00
ENN_MN -0.07 -0.10 -0.46 0.20 0.09 -0.63 -0.64 0.09 -0.37 1.00
CONTAG -0.12 0.53 -0.11 -0.08 0.07 -0.22 -0.24 0.31 -0.02 -0.06 1.00
PLADJ -0.77 0.20 -0.98 -0.12 0.75 -0.33 -0.39 -0.20 -0.34 0.46 0.13 1.00
PRD 0.12 0.48 0.16 -0.87 -0.17 -0.16 -0.17 0.41 -0.24 -0.21 0.14 0.01 1.00
SHDI 0.00 -0.64 -0.26 0.59 0.06 -0.03 -0.01 -0.38 -0.05 0.43 -0.63 0.15 -0.55 1.00
SIDI -0.02 -0.78 -0.17 0.57 0.08 0.09 0.07 -0.46 0.10 0.33 -0.69 0.06 -0.59 094 1.00
SHEI -0.01 -0.51 -0.04 0.06 0.05 0.19 0.19 -0.35 -0.02 0.12 -0.99 0.02 -0.14 0.65 0.70 1.00
SIEI -0.04 -0.79 -0.11 0.44 0.09 0.17 0.13 -0.47 0.13 0.25 -0.81 0.02 -0.50 0.86 097 082 1.00
Al -0.71 0.31 -0.90 -0.36 0.68 -0.35 -0.40 -0.09 -0.39 0.39 0.12 0.96 0.27 0.01 -0.08 0.02 -0.091.00

PD - eraldiste tihedus
LPI - suurima eraldise indeks
ED - servatihedus

LSI - maastiku kuju indeke
AREA MN - keskmine eraldiste suurus

SHAPE MN — keskmine kuju indeks

FRAC MN - keskmine fraktaalne dimensioon

PARA MN — keskmine iimbermdddu-pindala suhe

PAFRAC - iimbermdddu-pindala fraktaalne dimensioon
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ENN_MN - keskmine eukleidiline 1ahima naabri kaugus
CONTAG - koonduvus

PLADJ — sama tiiilipi naabrussuhete osakaal

PRD - eritiilibiliste eraldiste tihedus
SHDI — Shannoni mitmekesisuse indeks
SIDI — Simpsoni mitmekesisuse indeks
SHIEI — Shannoni iihtluse indeks

SIEI — Simpsoni iihtluse indeks
Al — agregatsiooni indeks



LISA 2. Ideaalmaastikud.

10*10 malelaud 45° pdératud 10*10 malelaud 50*50 malelaud

T

16-tiiiibiline lineaarne maastik

6-tiitibiline tdpiline maastik 6-tiitibiline radiaalne maastik

2-tasemeline 2-tasemeline
regulaarmustriga maastik

osalt juhumustriga maastik
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LISA 3. Uuritavate valglate ja proovitiikkide asend.




LISA 4. Maastikuindeksite ruumilisest lahutusest sdltuvuse leidmisel uuritud kolme ala maastikud
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LISA 5. Pohikaardi maakasutuse klassifikatsioonid.

Pohikaardi klassifikatsioon

Umber Kklassifitseeritud tiiiibid

Uus maakasutuse kood

Vundament
Elu-/tihiskondlik hoone
Korvalhoone

Vare
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Muu ehitis
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LISA 6. Baaskaardi maakasutuse (iilemine tabel) ja CORINE’1 maakatte (alumine tabel) klassifikatsioonid.

Baaskaardi Baaskaardi Uus maakasutuse
maakasutuse kood klassifikatsioon Uus klassifikatsioon kood
1410110 meri seisuveekogu 1
1410120 suur jarv seisuveekogu 1
1410130 veehoidla seisuveekogu 1
1410210 suur jogi vooluveekogu 2
1335200 S00 S00 3
1335240 méirgala méirgala 4
1510120 looduslik ala looduslik ala 5
1511110 pollumajanduslik maa pollumajanduslik maa 6
9030101 kaevandus karjaér 7
9030103 karjéar, kivimurd karjaar 7
9030104 priigimégi jadtmaa 8
9030105 terrikoon jédtmaa 8
9030106 settebassein jédtmaa 8
1512160 turbavili turbavili 9
3310000 lennuvili hoonestatud ala 10
9050210 hoonestusala hoonestatud ala 10
CORINE 1D CORINE Klassifikatsioon Uus klassifikatsioon Uus kood
111 tihehoonestus hoonestatud ala 1
112 hdrehoonestus hoonestatud ala 1
121 toostus hoonestatud ala 1
122 teed hoonestatud ala 1
123 sadam hoonestatud ala 1
124 lennujaam hoonestatud ala 1
131 maardla karjaar 2
132 priigimagi jédtmaa 3
133 ehitusplats hoonestatud ala 1
141 haljasala haljasala 4
142 park park 5
211 pdld pold 6
222 puuviljaaed puuvijaaed 7
231 karjamaa kultuurrohumaa 8
242 kompleksviljelus pold 6
243 haritav looduslik maa pold 6
311 lehtmets lehtmets 9
312 okasmets okasmets 10
313 segamets segamets 11
321 looduslik rohumaa looduslik rohumaa 12
322 pOosastik poosatik 13
3241 mets-pddsastik poosastik 13
3242 mets-soo madalsoo 14
331 rand, luited, liivikud lage 15
333 hore taimestik poodsastik 13
334 polenguala polenguala 16
4111 margalad mérgala 17
4112 madalsoo madalsoo 14
4121 raba raba 18
4122 turbavotuaugud turbavali 19
421 mere mdjutatav margala mérgala 17
511 veejuhtmed vooluveekogu 20
512 jarv, titk seisuveekogu 21
521 rannajarv seisuveekogu 21
523 meri seisuveekogu 21
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LISA 7. Eesti jogede riikliku hiidrokeemilise seire lavendid.

Livendi Valgala Proovivétu
Jrk. Jogi/nr. jogede nimestikus kaugus joe F, sagedus
nr. Livend suudmest, km  km’ Koordinaadid aastas
Péohjalaius  Idapikkus

1 Vohandu (30) vv.Vagula jarvest 93 495 575133 265801 6
2 Tarvastu (165) suue 0,5 108 581442 255534 12
3 Ténassilma(180) Oiu 0,5 454 582353 255830 12
4 Pedja (237) Jogeva SAJ 71 665 584524 262426 6
5 Poltsamaa (300) Rutikvere 64,5 861 584728 255753 6
6 Porijogi (444) Reola HP 12,6 241 581623 264437 12
7 Kadpa (537) vv. Kose paisjarvest 6,2 282 584356 265237 12
8 Avijogi (569) Mulgi HP 4,6 366 585808 270121 12
9 Tagajogi (599) Tudulinna 3,7 252 590214 270523 6
10 Alajogi (613) Alajoe HP 3,5 140 590154 272338 12
11 Piihajogi (670) suue 1 196 592512 273146 12
12 Purtse (682) suue (TIn-Narva mnt.) 1 810 592442 270038 12
13 Kunda (729) suue 2 528 593034 263229 12
14 Seljajogi (746) suue 2 410 593233 262426 12
15 Loobu (779) Vihasoo 1 308 593313 254708 12
16 Valgejogi (792) Loksa jalak. sild 1 453 593451 254321 12
17 Pudisoo (806) Pudisoo HP 3 132 593032 253548 6
18 Jagala j.(835) Linnamée 1 1572 592636 251125 12
19 Viéna (945) suue 1 316 592600 242139 12
20Keila (961) suue 1 682 592351 241737 12
21 Vihterpalu (1017) Vihterpalu HP 2,4 474 591512 235204 6
22 Velise (1127) Valgu HP 38,3 135 584851 243401 6
23 Saarjogi (1347) Kaansoo HP 0,8 191 583441 251324 6
24 Sauga (1487) Nurme veskipais 10,6 546 582645 243004 12
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LISA 8. Erinevate maakasutuse tiiiipide osakaalud uuritavates valglates.

looduslike alade pollumajanduslike hoonestatud alade

osakaal (%) alade osakaal (%) soode osakaal (%) osakaal (%)
Alajogi 73.82 15.09 10.43 0.21
Avijogi 72.10 26.66 0.54 0.64
Jagala 59.09 30.79 8.32 1.15
Kiddpa 68.41 28.67 1.47 0.07
Keila 41.72 46.83 8.64 1.92
Kunda 58.07 36.57 3.76 0.69
Loobu 50.49 42.86 5.32 0.92
Pedja 61.58 33.84 2.97 0.66
Péltsamaa 50.10 41.71 5.85 1.40
Porijogi 44.74 54.17 0.37 0.30
Pudisoo 71.77 17.10 9.28 1.59
Piihajogi 59.35 31.60 0.38 7.52
Purtse 63.07 23.59 8.14 3.09
Saarjogi 77.14 20.82 1.87 0.00
Sauga 50.39 30.61 12.48 0.90
Seljajogi 29.62 66.08 0.27 3.71
Tagajogi 82.98 7.26 9.31 0.33
Ténassilma 49.98 43.34 4.64 0.38
Tarvastu 40.52 57.09 0.00 2.39
Vidna 43.41 44.99 3.83 6.46
Valgejogi 57.33 28.47 10.74 2.69
Velise 71.46 21.32 6.84 0.02
Vihterpalu 62.75 16.56 18.71 0.56
Vohandu 50.76 45.40 0.83 0.96
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LISA 9. Niiteid uuritavate valglate maakasutusest baaskaardi jargi.
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LISA 10. Niiteid uuritavate valglate maakattest CORINE’1 maakatte kaardi jargi.

Alajogi

60 km

&3

A joed

7 haljasala
park
pild
puuviljaaed

P kultuurrchumaa
lehtmets

B okasmets

B sezamets
looduslik rohumaa

B iisastik
madalsoo
miirgala

B e

B turbavili

B hoonestatud ala

lage

B ;ilenzuala
seisuveekogu
vooluveekogu



LISA 11. 10*10 malelaua muutumine piksli suurendamisel 100m—1000m (piksli suurus on esitatud musta ruuduna
vasakul maastike nurgas).
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.E E E E E % .
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1000m
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LISA 12. 45° pooratud 10*10 malelaua muutumine piksli suurendamisel 100m —1000m (piksli suurus on esitatud
musta ruuduna vasakul maastike nurgas).
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LISA 13. 16-tiiiibilise lineaarse maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m —1000m (piksli suurus on esitatud
musta ruuduna vasakul maastike nurgas).
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LISA 14. 50*50 malelaua muutumine piksli suurendamisel 100m—1000m (piksli suurus on esitatud musta ruuduna
vasakul maastike nurgas).
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LISA 15. 6-tiiiibilise tdpilise maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m —1000m (piksli suurus on esitatud musta
ruuduna vasakul maastike nurgas).
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LISA 16. 6-tiilibilise radiaalse maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m-1000m (piksli suurus on esitatud musta
ruuduna vasakul maastike nurgas).
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LISA 17. 2-tasemelise osalt juhumustriga maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m—1000m (piksli suurus on
esitatud musta ruuduna vasakul maastike nurgas).
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LISA 18. 2-tasemelise regulaarmustriga maastiku muutumine piksli suurendamisel 100m—1000m (piksli suurus on
esitatud musta ruuduna vasakul maastike nurgas).
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700m 800m 900m

1000m
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LISA 19. Maastikuindeksite seos viljakande andmetega (iilemine tabel) ning maakasutuse osakaaludega (alumine

tabel) baaskaardi pShjal. Tabelis on rasvases kirjas dra mérgitud statistiliselt usaldusvéarsed astakkorrelatsioonikordajad

(usaldusnivoo 95%).

BHT; (mgO,/1) PHT (mgO,/1) Ny (mgN/l) Pig (mgP/1)

PD -0.02 -0.75 0.09 0.44

ED -0.05 -0.62 0.02 0.34

SHAPE MN -0.07 -0.14 0.03 0.27

ENN _MN -0.23 0.37 -0.18 -0.33

CONTAG 0.02 0.33 -0.17 -0.62

PRD 0.04 -0.08 -0.20 -0.09

SHDI 0.12 -0.23 0.29 0.59

looduslike alade pollumajanduslike soode osakaal hoonestatud alade
osakaal (%) alade osakaal (%) (%) osakaal (%)

PD -0.70 0.77 -0.54 0.65
ED -0.65 0.69 -0.39 0.48
SHAPE MN -0.29 0.18 0.14 0.14
ENN_MN 0.62 -0.59 0.31 -0.52
CONTAG 0.78 -0.60 -0.04 -0.69
PRD 0.29 -0.22 -0.29 -0.14
SHDI -0.69 0.46 0.19 0.71
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LISA 20. Maastikuindeksite seos viljakande andmetega ({ilemine tabel) ning maakasutuse osakaaludega
(alumine tabel) CORINE’1 maakatte pohjal. Tabelis on rasvases kirjas dra méargitud statistiliselt usaldusvaarsed

astakkorrelatsioonikordajad (usaldusnivoo 95%).

BHT, (mgO,/1) PHT (mgO,1)  Nug(mgN/l) Pia(mgP/l)

PD -0.53 -0.49 -0.23 0.38
ED -0.47 -0.10 -0.56 0.00
SHAPE_MN 0.23 0.66 -0.44 -0.38
ENN_MN 0.12 -0.23 0.62 0.12
CONTAG -0.15 -0.59 0.13 0.28
PRD 0.02 0.05 -0.20 0.24
SHDI 0.13 0.26 0.23 0.00

looduslike alade  pdllumajanduslike soode osakaal (%) hoonestatud alade

osakaal (%) alade osakaal (%) osakaal (%)
PD -0.42 0.40 -0.12 0.09
ED -0.05 0.04 0.08 -0.48
SHAPE MN 0.57 -0.58 0.34 -0.70
ENN_MN -0.33 0.28 -0.01 0.60
CONTAG -0.38 0.57 -0.57 0.19
PRD 0.18 -0.16 -0.20 -0.14
SHDI -0.09 -0.13 0.53 0.39
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ABSTRACT

We investigated scale dependence of landscape metrics and the relationship between land
use parameters and FRAGSTATS-based landscape metrics (Edge Density (ED), Patch
Density (PD), Mean Shape Index (SHAPE MN), Mean Euclidean Nearest Neighbor Index
(ENN_MN), Contagion (CONTAG), Patch Richness Density (PRD), and Shannon’s
Diversity Index (SHDI)) and nutrient/organic-matter based water quality indicators (BOD;
and CODkwmno4 values, Total-N and Total-P concentrations in water) in 24 catchments with
various land use patterns in Estonia. We used the Basic Map of Estonia (1:10 000), the Base
Map of Estonia (1:50 000) and the CORINE Land Cover Map (1:200 000). In scale analysis
we calculated landscape metrics on artificial and real landscapes. Scale analysis showed that
responses of landscape metrics to changing grain size vary among landscapes and metrics.
Analysis of artificial landscapes showed that Mean Euclidean Nearest Neighbor Distance and
Contagion are directly dependent on grain size and should therefore be used carefully. When
finding relationships between landscape metrics and water quality indicators, significant
differences between the relationships derived from the Base Map and the CORINE land
Cover Map were found. In the case of the Base Map, landscape metrics correlated strongly
with land use and showed no expected relationships with water quality data. This underlines
the importance of land use classification in such kind of analysis. Correlation between the
landscape metrics calculated on the basis of the CORINE Land Cover Map and water quality
data was stronger than in the case of the Base Map. The CODxwmos value significantly
correlated with all land use types. For instance, the CODkwmno4 values are higher when fens
and natural areas form a higher proportion of the catchments’ land use. Except for the BOD,
value, all the water quality indicators showed significant correlation with urban land use
proportions. Strong relationship between the Patch Density and the CODkwmnos value is most
likely caused by the fact that both parameters were significantly correlated with the
proportion of natural areas. As the landscape metrics depend on pixel size, topographic scale,
and land use classification, and as the effect of land use on water quality in catchments is the
most significant of the factors, it was impossible to separate the influence of land use pattern
from the influence of FRAGSTATS-based landscape metrics.

Key words: BOD;, COD, catchments, land cover, landscape metrics, nitrogen, phosphorus, scaling.
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1. Introduction

Scaling issues were first recognized by cartographers who — making a reduced model of
geographic space — had to generalize. For a cartographer, working out a good — clear and
informative — map, the subjective side, the semiotic problems of cartographic
communication, are rather central to making a goal-oriented presentation. According to
cartographic traditions, the larger the map scale the more detailed is the presentation.
Upscaling (movement towards a smaller map scale) means (besides many technical details of
the geometric generalization) a movement upwards in the hierarchy of objects, and is related
to the semantic generalization (Jones, 1997). The hierarchy theory discerns levels of
organization and levels of observation (Ahl and Allen, 1996) and regards scale not as an
intrinsic attribute of a system property, but as a constraint imposed by the observer (Allen and
Hoekstra, 1991).

The fact that the results of spatial data analysis depend on data aggregation methods and
the zoning scheme was recognized by quantitative geographers long ago. Its general
formulation is known as the modifiable areal unit problem (MAUP) made by S. Openshaw
and P. Taylor (1981). There exists broad choice of literature on this topic in landscape
ecology, from classic authors (Turner and Gardner, 1990) and textbooks (Farina, 1998, 2000;
Turner et al. 2001) to new papers (Jelinski and Wu, 1996; Wu and Qi, 2000; Hay et al.,
2001; Wu et al., 2002).

MAUP in landscape ecological context consists of three related aspects: how the grain
size, zoning and areal extent of investigation influence the results and how to find their
optimal values for each concrete case. In addition, landscape pattern reveals fractal behavior,
which should be studied with a multi-scale approach (Milne 1991a; Nikora et al., 1999).

This scale-dependence of spatial pattern has been described by Turner et al. (1989);
Milne (1991b); Constanza and Maxwell (1994); Wickam and Riitters (1995); Moody and
Woodcock (1995); Cain et al. (1997); Blaschke and Petch (1999); Wu et al. (2000); Gergel
and Turner (2002); Lausch and Herzog (2002).

Although these three aspects are closely interrelated, their relative importance depends on
the conceptual basis of investigation. If the phenomena under consideration are regarded as
fields, e.g. De Cola (1994), the raster model is essential and grain size has primary
importance. Remote sensing images are commonly used. Zoning and areal extent are a priori
not related to landscape ecology but need to be identified during the analysis phase. If the
raster model is used for analysis, then some geometric generalization takes place.

The influence of land use on water quality in streams is scale dependent and varies in
time and space (Young et al., 1987; Behrendt et al., 2002; Buck et al., 2004). Numerous
studies have found the landscape structure to be the main factor influencing the nutrient and
organic matter runoff from watersheds. This has been shown at the global scale (Turner et al.,
2003), as well as at the regional and local scales for catchments of dominatingly agricultural
use (Young et al., 1987; Arheimer and Brandt, 2000; McDowell et al., 2001; Steegen et al.,
2001; Cao et al., 2003; Davenport et al., 2003; Haggard et al., 2003; Suttles et al., 2003;
Buck et al., 2004; Nair and Graetz, 2004), and for forested areas (Wickham et al., 2003), and
for heterogeneous multifunctional landscapes (Stalnacke et al., 1999; Mander et al., 2000;
Baker et al., 2001; Chen et al., 2002; Steinhardt and Volk, 2003). In relation to material
export, different landscape metrics have been used for the description of landscape structure
in catchments: areas of landscape elements and distances of landscape elements from water
bodies (Thierfelder, 1998); topography elements (Jones et al., 2001; Cao et al., 2003),
presence of riparian zones (Kuusemets and Mander, 1999; Baker et al., 2001, Jones et al.,
2001; Gergel et al., 2002; McClain et al., 2003) and wetlands (Trepel and Palmeri, 2002),
and various diversity metrics (Jones et al., 2001; Chen et al., 2002; Gergel et al., 2002).
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Several studies have shown a good detectability of stream water quality using remote sensing
data (Griffith et al., 2002; Davenport et al., 2003). Johnson et al. (2001) have found that
landscape measurements alone, obtained solely from remotely sensed data, can explain about
75% of the water quality variability in catchments.

Hundreds of landscape metrics have been proposed by various researchers to analyse the
landscape structure. Most of them are covered by the computer program FRAGSTATS
(McGarigal and Marks, 1995). Since the emergence of FRAGTATS (the first version
appeared in 1993 but broad use started with the public domain v.2.0 — McGarigal and Marks,
1995) the measures and methods incorporated in this software are very widely used. Despite
the several weaknesses of FRAGSTATS it has become a de facto standard tool for
calculating landscape metrics. Therefore we limited ourselves to the possibilities offered by
FRAGSTATS.

To control how landscape metrics respond to changing grain size, extent, number of
zones, the direction of analysis, etc, landscape simulators are applied (e.g. Li and Reinolds,
1994). Gardner et.al. (1987) introduced the concept of neutral models into landscape ecology.
The aim of a neutral model is to have “an expected pattern in the absence of specific
landscape processes” (ibid). In order to have a random pattern, the first applications of this
concept stemmed from the percolation theory (Gardner and O’Neill, 1991), but different
types of regular artificial landscapes are also used (De Cola 1994; Li and Reinolds 1994).

The aim of our study was to investigate relationships between the land use parameters and
FRAGSTATS-based landscape metrics and nutrient/organic-matter based water quality
indicators in catchments with various land use patterns using different spatial data
resolutions.

Our investigation consisted of two main parts:

1. Examination of selected landscape metrics at different grain sizes for real and artificial
landscapes. Recently Wu et al. (2002), who used different empirical landscape data, grouped
the effects of changing grain size into three general types:

e Type I — predictable responses with simple scaling relations;

e Type II — staircase-like responses with no simple scaling relations; and

e Type III — erratic responses exhibiting no general scaling relations.

We used the same typification.

2. Application of the acquired knowledge to test structural indexes as indicators of

nutrients’ wash-off using measured runoff data and existing maps.

2. MATERIALS AND METHODS

2.1 Scale dependence of landscape metrics

To examine the influence of spatial resolution (and other possible noise factors) on
landscape metrics, we tested different artificial and real landscapes. The grain size (pixel
size) was systematically changed from 10m to 1000m. The landscape metrics were analyzed
using the computer program FRAGSTATS (McGarigal et al., 2002). As noted by many
authors (O’Neill et al., 1999; Griffith, et al., 2000; Wu, et al., 2002), many of the landscape
metrics are correlated with each other. Therefore we performed correlation analysis and
picked those landscape metrics that did not correlate significantly with others. There was only
one exception — patch density, which correlated with edge density, but is very often used. We
used the following landscape metrics: Edge Density (ED), Patch Density (PD), Mean Shape
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Index (SHAPE MN), Mean Euclidean Nearest Neighbor Index (ENN_MN), Contagion
(CONTAQG), Patch Richness Density (PRD), and Shannon’s Diversity Index (SHDI) (Table

).

2.1.1 Artificial landscapes

Computer programs (we used Idrisi Kilimanjaro) allow us to generate raster patterns with
textures of our choice. We tested dependence on grain size for different types of regular
landscapes (Fig. 1): “chessboards” (two-colour, six-colour), checked structures (regular and
random mixture of different squares), and linear and radial structures.

2.1.2 Real landscapes

The land use data for real landscapes was derived from the Estonian Basic Map
(1:10 000), as it was the most accurate map available (Table 2). As the Basic Map was not
available for all the catchments studied (only the Porijdgi River catchment was covered), we
used two additional areas with considerably different study sites — “South Estonia” and
“Northeast Estonia” (Fig. 2) — for the landscape structure analysis. The South-Estonian
landscape is fragmented and dominated by agricultural and urban land uses, while the
Northeast Estonian landscape is more homogenous and less influenced by human activities
(Fig. 3). The extent of the study sites for landscape structure analysis (Northeast Estonia and
South Estonia, Fig. 2) was set at 15x15 = 225 km? using core areas. The Porijogi catchment
has natural boundaries and a size of 241 km?; a major part of it is located on the Otepii
Heights, and the landscape is very fragmented and dominated by semi-natural grasslands and
forests (Fig. 3; Mander et al., 2000).
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Table 1. List of landscape metrics used in the study (based on McGarigal et al., 2002).

Landscape metric

Abbreviation

Description

Edge Density

Patch Density
Mean Shape Index

Mean Euclidean
Nearest Neighbour
index

Contagion

Patch Richness
Density

Shannon’s Diversity

Index

ED

PD
SHAPE_MN

ENN_MN

CONTAG

PRD

SHDI

The total length of all edge segments per ha for the landscape
under consideration (unit: m/ha)

The number of patches per unit area

A patch-level shape index averaged over all patches in the
landscape:

n B pij
;"321 23 7w ay

Where Pj; is the perimeter and aj; is the area of patch ij, and N
is the total number of patches in the landscape (unitless)

At patch level the distance (m) to the nearest
neighboring patch of the same type, based on
shortest edge-to-edge distance, is averaged over all
patches in the landscape.

o pil

DD IEH

ENN MN = 221l
N

o

Where h;; distance (m) from patch ij to nearest neighboring
patch of the same type (class), based on patch edge-to-edge
distance, computed from cell center to cell center, and N is the
total number of patches in the landscape (unit: m)

Indicates the aggregation of patches.
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CONTAG = |1 +
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where P; is the proportion of the landscape occupied by patch
type i; gi is the number of adjacencies (joins) between pixels
of patch types (classes) i and k based on the double-count
method; and m is the number of patch types (classes) present
in the landscape, including the landscape border if present
(unit:%).

The number of patch types per unit area (unit: patches per 100
ha)

Based on information theory and indicating the patch
diversity in the landscane

SHDI = -Y_ (P, InP)
i=1

where P; is the proportion of the landscape occupied by
patch type i (unitless)
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10*10 chessboard 45°rotated 10*10 chessboard 50*50 chessboard

o

6-type spotted landscape

2-level partly 2-level
_ with random pattern landscape with regular pattern landscape

Figure 1. Artificial landscapes used in scale analysis.
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Figure 2. . Location of study catchments and study sites for landscape structure analysis (Northeast Estonia and
South Estonia, shown as quadrates).

The original data was in vector format and for landscape analysis it was converted into
raster format. Changing grain size, we calculated the necessary metrics (Table 1).

Figure 3. Maps of the different landscapes used in scale analysis (black areas represent fens, gray areas forests
and white areas fields). Left - Northeast Estonia , middle - South Estonia, and right — the Porijdgi River
catchment.

2.2  Indicators

To find relationships between landscape metrics and nutrient and organic matter runoff
in catchments, we used land use and land cover maps of 24 catchments (Fig. 2). Data used
for the calculation of landscape metrics was derived from the Estonian Base Map (1:50 000)
and the CORINE Land Cover Map (1:200 000). Due to computational limitations, the spatial
resolution for both maps was 30m. The land use and land cover types identified on these two
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maps are listed in Table 2. The CORINE Land Cover Map has more land cover types than the
Estonian Base Map, although the level of generalization is greater (Fig. 4).

Table 2. Land use and land cover types in real landscapes and study catchments.

Basic Map 1:10 000 Base Map 1 :50 000 CORINE Land Cover Map 1:200 000
Lakes Lakes Lakes

Water courses Water courses Water courses

Forests Agricultural land Non-irrigated arable land
Small ponds Urban Urban

Young forests Mine Mine

Cultivated grasslands Dump site Dump site

Orchards Fen Inland marshes

Fallow lands Peat field Peat bogs

Buildings Wetland Deciduous forests
Graveyards Airport Green urban areas
Sparsely vegetated areas Sport and Leisure facilities
Fens Fruit trees and berry plantations
Arable lands Pastures

Streets Coniferous forest

Yards Mixed forest

Natural grasslands Natural grassland

Raised bogs Moors and heath land
Recreational open space Sparsely vegetated areas
Bushes Bushes

Burnt woodland Salt marshes

Peat fields Peat fields

We used the water quality data (BOD; and CODxkmnos values, Total-N and Total-P
concentrations in water samples from closing weirs of studied rivers, mg 1) from the
Estonian Environmental Monitoring Programme database. The disadvantage of this data was
its dependence on point pollution sources (towns, factories). However, the relation between
the Biological Oxygen Demand (BOD7) and the Chemical Oxygen Demand (determined on
the basis of potassium permanganate; CODkwmnos) helps to distinguish between the
anthropogenic (mostly point pollution) sources and natural/semi-natural sources of pollution.
In particular, high BOD; values indicate the presence of point-pollution sources (urban and
industrial areas, settlements), whereas the CODgwmno4 value is high in natural areas with a
high percentage of swamps, fens and bogs (Behrendt et al., 2002). Therefore, the CODxnno4
correlates well with the widely used Dissolved Organic Carbon (DOC) value (Qualls and
Richardson, 2003).

Runoff of nutrients and organic matter is usually shown in kg ha™'yr'. As we did not have
the required runoff data, we used averaged annual concentrations (mg 1) of nutrients and
organic matter in river waters.
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Base Map CORINE Land Cover Map

Figure 4. Land use/cover of Saarjogi catchment. Black areas represent fens, grey areas forests, and white areas
fields.

The same landscape metrics were analysed as in artificial and real landscapes analysis
(Table 1). For statistical analysis of data, the computer program STATISTICA 6.0 was used.
According to the Kolmogorov-Smirnov test for normality, none of the variables under
consideration were normally distributed; therefore the Spearman Rank Order Correlation was
performed in order to characterize the relation between different parameters. Level of
significance o = 0.05 was accepted in all cases.

3. Results and discussion

3.1 Scale dependence of landscape metrics
3.1.1 Artificial landscapes

Analysis of 10*10 and 50*50 chessboard showed that the value of PD does not change
much, before the grain size exceeds patch size. However, in the case of the 45° rotated
chessboard, the fluctuation in the response curve indicated that the orientation of patches is
also important when changing grain size (Fig 5). In the case of 2-level landscapes, response
curves of PD were quite similar (Fig 5). Values of PD decreased sharply at 100m grain size
and then fluctuated slightly as the small patches disappeared and appeared in the landscape.
This indicates the influence of small patches on values of PD. ED responses to changing
grain size were similar to PD. This is because ED correlates with PD - it is mostly influenced
by the same factors (size and number of patches) as PD.

In the case of the 10*10 and 50*50 chessboard the values of SHAPE MN were 1,
because the landscape consisted of squares. Values calculated on 6-type and 2- level
landscapes decreased until they reached a value of 1,0 (Fig. 5). Values of SHAPE MN start
to approach 1,0 because more and more patches contain only one pixel and the decrease in
the response curve is more rapid since the landscape consists of small patches.

Values of ENN_MN increase linearly in the case of 10*10, 50*50 and 45° rotated 10*10
chessboards (Fig. 5), although in the case of the structure of 10*10 chessboard does not
change and distances between neighbors are the same. Mean nearest neighbor distance
measures distance (m) to the nearest neighboring patch of the same type, based on shortest
edge-to-edge distance, computed from cell center to cell center (McGarigal et al., 2002).
Therefore it is directly dependent on pixel size. When grain size is growing then ENN_MN is
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increasing. Although if there are some rare small patches in the landscape that disappear, then
values of ENN _MN may decrease with increasing grain size. In case of 16-type linear
landscape, the value of ENN_MN is zero because there are no patches of the same type in
landscape. For the same reason the values of ENN MN are zero in the case of the 50*50
chessboard at 400m and 800m grain size. Therefore, behavior of ENN MN depends on
landscapes configuration.

Contagion is strongly influenced by grain size (Fig. 5). In case of 10*10 chessboard
contagion decreases until 500m grain size and then increases again, although the
configuration of the landscape remains the same at 100m, 500m and 1000m grain size.
Values calculated on 50*50 chessboard increase when each patch contains only one pixel and
decrease as patches consist of more than one pixel, which is opposite to the expected.
Contagion should be zero at 1000m, because each patch contains only one pixel and their
interspersion is maximal.

Contagion is based on pixel adjacency proportions. Therefore, it is very dependent on
grain size (Li and Reynolds, 1993; Riitters et al,, 1996; Ricotta et al., 2002). Analysis of
artificial landscapes showed that contagion is directly dependent on pixel size. In most cases,
contagion decreases with increasing grain size, but there are exceptions. Contagion may
actually increase with changing grain size if the landscape is very fragmented and small
patches consisting one or two pixels start to disappear and larger patches of one type unite.
Therefore, the behavior of contagion depends on landscape pattern.

PRD calculated on 10*10, 50*50 and 45° rotated 10*10 landscapes did not change with
increasing grain size, because the composition of the landscape was changeless, with only
one exception: in the case of the 50*50 chessboard, the value of PRD decreased to 0,01 since
the landscape consisted of one patch at 400m grain size. From figure 5 it can be seen that
PRD is strongly influenced by number of patch types present in landscape. In the case of 2-
level landscapes, PRD values fluctuate as small patches disappear or appear in the landscape.
Behaviour of SHDI was similar to PRD.

Values of diversity metrics, especially PRD, are mostly determined by the number of
patch types present in a landscape (McGarigal et al., 2002). Therefore their response to
changing grain size depends on how the number of patch types varies in the landscape.

3.1.2 Real landscapes

Results are presented according to the landscape metrics grouping presented by Wu et.al.
(2002).
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Figure 5. Effects of changing grain size on landscape metrics calculated on artificial landscapes.

Two landscape metrics belonged to Type I: ED and PD. These metrics had predictable
responses to changing grain size (Fig. 6). However, the responses varied across landscapes.
Values of metrics calculated on Porijogi and the South Estonian landscape decreased rapidly
and then reached a relatively constant value, whereas in the case of the Northeast Estonian
landscape, the values of metrics decreased slightly. All response curves best fitted the
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logarithmic function (R*>0,95). The difference in edge density values between landscapes
almost disappears at 400m grain size.
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Figure 6. Effects of changing grain size on Type I, Type II and Type III landscape metrics.

Results of PD and ED calculated on maps with a different map scale showed a significant
difference in values (Fig. 7). Metrics calculated on the Basic Map decreased rapidly until, at
500m grain size, they reached the same level as values of calculated from the Base Map and
the CORINE Land Cover Map. The reason for this is different generalization and
classification. Values of metrics calculated on large-scale maps tend to decrease more rapidly
with changing grain size than values of metrics calculated on small-scale maps. Apparently
topographic scale (generalization, classification) seems to have significant effect on values of
landscape metrics. In other words, topographic scale holds the key to both the zoning
question and the scalequestion (MAUP). At some spatial resolutions there is no point in
comparing metrics calculated on maps with different topographic scale.

Both diversity metrics (PRD, SHDI) were classified as Type II. PRD and SHDI decreased
stepwise with increasing pixel size (Fig. 6). The decrease in SHDI was not as obvious as that
in values of PRD, and there were also some increases in the response curve. The number of
patch types existing in the landscape determines the values of PRD and SHDI. Their response
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to increasing grain size is determined by how many patch types are eliminated by aggregation
(Wu et al., 2002). Therefore their value also depends on the aggregation method used. We
used the central-point method and majority rule. By the central-point method patch types are
not eliminated permanently, i.e., a patch type that is eliminated at 200m spatial resolution can
reappear at 400m pixel size. Therefore PRD and SHDI also showed some increases in their
values. These fluxes in the response curve can be explained by the fact that SHDI is sensitive
to rare patch types. SHDI is influenced by number of patch types as well as their distribution
in the landscape.

In case of different map scales, diversity metrics also decreased stepwise (Fig. 7). Metrics
calculated on different maps did not reach the same value as Type I metrics did. Therefore
the dissimilarity between maps remains. Accordingly, diversity metrics are not so much
influenced by generalization as by land use classification.
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Figure 7. Effects of changing grain size on landscape metrics at different map scales in the case of Porijogi.

SHAPE MN, ENN MN and CONTAG were classified as Type III metrics. These
metrics did not have predictable responses to changing grain size (Fig. 6). SHAPE MN
decreased significantly up to a grain size of 100m and from 200m showed erratic responses to
increasing grain size. CONTAG decreased in the case of all landscapes up to a grain size of
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400m, and then fluctuated with further increase in grain size for all landscapes. ENN_MN
increased linearly at first, and then showed no predictable responses to increasing grain size.
These metrics did not show a very clear relationship with changing grain size at different
map scales (Fig. 7). Values of SHAPE MN and CONTAG decreased at first with increasing
grain size but then showed erratic behavior. Surprisingly, values of SHAPE MN are not the
highest in the case of the large-scale map. The CORINE Land Cover Map had the highest
values of SHAPE MN, because buildings that are rectangular were not represented there.

3.2 Indicators

3.2.1 Results of the Base Map analysis

All water quality indicators except the BOD; value showed significant positive
correlations with urban land-use proportions (Table 3). Only the CODkwmo4 values decreased
when the proportion of urban land use in catchments increased. At the same time, the
CODxkwmno4 Was significantly correlated with the proportion of natural areas, agricultural land
use, and fens. While the Total-P and Total-N concentrations were negatively correlated with
the proportion of natural areas, the CODkwmmos Value increased with an increasing proportion
of natural areas.

Table 3. Spearman Rank Order Correlation between the land use proportions and water quality indicators based
on the Base Map analysis (significant correlation coefficients are in bold; p<0.05).

Proportion of  Proportion of Proportion of
Proportion of agricultural land fens, bogs and urban land use

natural areas (%) use (%) mires (%) (%)
BOD; (mg0,/1) -0.13 0.05 -0.18 0.27
CODimo4 (mgO,/1) 0.59 -0.69 0.55 -0.67
Total-N ( mgN/l) -0.44 0.40 -0.25 0.52
Total-P ( mgP/l) -0.59 0.46 -0.09 0.73

Results of the Base Map analysis showed unexpectedly strong relationships between the
land-use characteristics and landscape metrics (Table 4). This is probably caused by the
specifics of the Base Map’s land-use classification. The landscape metrics PD, ED,
ENN_MN, CONTAG and SHDI significantly correlate with proportions of natural land use,
agricultural land use, and urban land use. The SHAPE MN and PRD showed no relationship
with land use.

Table 4. Spearman Rank Order Correlation between land use proportions based on the Base Map and landscape
metrics (significant correlation coefficients are in bold p<0.05). See Table 2 for explanation of landscape
metrics’ abbreviations.

Proportion of Proportion of
Proportion of natural agricultural land use fens, bogs and Proportion of urban
areas (%) (%) mires (%) land use (%)

PD -0.70 0.77 -0.54 0.65
ED -0.65 0.69 -0.39 0.48
SHAPE MN -0.29 0.18 0.14 0.14
ENN _MN 0.62 -0.59 0.31 -0.52
CONTAG 0.78 -0.60 -0.04 -0.69
PRD 0.29 -0.22 -0.29 -0.14
SHDI -0.69 0.46 0.19 0.71
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Landscape metrics showed unexpected relationships with runoff-data (table 5). PD and
ED correlated negatively with CODgmnos and correlation between PD and total-P was
positive. SHDI relationship with total-P indicated unexpectedly greater total-P runoff from
high-diversity landscapes and landscapes with low contagion.

Table 5. Spearman Rank Order Correlation between landscape metrics computed on the Base Map and runoff
data (significant correlation coefficients are in bold p<0.05). See Table 2 for explanation of landscape metrics’
abbreviations.

BOD7 CODKMn04 Total-N  Total-P
(mgOy/1) (mgO,/1) (mgN/1) (mgP/1)

PD -0.02 -0.75 0.09 0.44
ED -0.05 -0.62 0.02 0.34
SHAPE_MN -0.07 -0.14 0.03 0.27
ENN_MN -0.23 0.37 -0.18 -0.33
CONTAG 0.02 0.33 -0.17 -0.62
PRD 0.04 -0.08 -0.20 -0.09
SHDI 0.12 -0.23 0.29 0.59

3.2.2 Relationships based on CORINE Land Cover Map analysis

The correlation of land use structure with water quality data was similar to that found in
the Base Map analysis (Table 6). The CODxwymos4 value significantly correlated with all land
use types. For instance, the CODkwno4 values are higher when fens and natural areas account
for a high proportion of the catchment’s land use. Except the BOD; value, all the water
quality indicators showed significant correlation with urban land use proportions.

The relationship between the land-use proportions and landscape metrics was the opposite
of that found from the Base Map analysis (Table 7). For example, ED correlated positively
with the proportion of urban land use, whereas SHAPE MN did not have any significant
relationships with land use. The positive correlation between contagion and proportion of
agricultural land use most probably is indicative of a greater patch aggregation in agricultural
catchments.

Table 6. Spearman Rank Order Correlation between land use proportions based on the CORINE land cover map
and runoff data (significant correlation coefficients are in bold p<0.05).

Proportion of  Proportion of Proportion of
Proportion of agricultural land fens, bogs and urban land use

natural areas (%) use (%) mires (%) (%)
BOD; (mg0,/1) 0.22 -0.22 -0.03 0.14
CODmoq (mgO,/1) 0.70 -0.81 0.55 -0.42
Total-N ( mgN/l) -0.34 0.35 -0.27 0.54
Total-P ( mgP/l) -0.59 0.49 -0.10 0.51
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Table 7. Spearman rank correlation matrix between land-use proportions based on the CORINE Land Cover
Map and landscape metrics (significant correlation coefficients are in bold p<0.05). See Table 2 for explanation
of landscape metrics’ abbreviations.

Proportion of Proportion of
Proportion of natural agricultural land use fens, bogs and Proportion of urban
areas (%) (%) mires (%) land use (%)

PD -0.42 0.40 -0.12 0.09
ED -0.05 0.04 0.08 -0.48
SHAPE MN 0.57 -0.58 0.34 -0.70
ENN _MN -0.33 0.28 -0.01 0.60
CONTAG -0.38 0.57 -0.57 0.19
PRD 0.18 -0.16 -0.20 -0.14
SHDI -0.09 -0.13 0.53 0.39

Table 8. Spearman Rank Order Correlation between landscape metrics computed on CORINE Land Cover Map
and runoff data (significant correlation coefficients are in bold p<0.05). See Table 2 for explanation of
landscape metrics’ abbreviations.

BOD; CODgmnos Total-N  Total-P
(mgOy/1) (mgO,/1) (mgN/1) (mgP/1)

PD -0.53 -0.49 -0.23 0.38
ED -0.47 -0.10 -0.56 0.00
SHAPE_MN 0.23 0.66 -0.44 -0.38
ENN_MN 0.12 -0.23 0.62 0.12
CONTAG -0.15 -0.59 0.13 0.28
PRD 0.02 0.05 -0.20 0.24
SHDI 0.13 0.26 0.23 0.00

The correlation between the landscape metrics calculated on the basis of the CORINE

Land Cover Map, and water quality data (Table 8) was stronger than in the case of the Base
Map (Table 5). The Patch Density significantly correlated with BOD; and CODgmno4 values,
which means that lower amounts of organic matter are washed out from the catchments with
high PD values.
Presentation of selected land use data and landscape metrics in the same graph with certain
water quality parameters allows us to visualize the multiple relationships (Fig. 8-14). For
example, the Patch Density had a significant relationship with proportion of natural areas,
whereas the BOD7 value did not correlate with any land use parameters. Fig. 8 shows that,
with increasing PD, the BOD; value decreases.
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Figure 8. Relationship between Patch Density, BOD; and proportion of natural areas.

However, the CODkmnos value significantly correlated with the proportion of natural
areas (Table 6), therefore, Fig. 9 indicates that the relationship between PD and CODxgno4 18

not causal.
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Figure 9. Relationship between Patch Density, CODgwmnos, and proportion of natural areas.

The Edge Density significantly correlated with organic matter and Total-N runoff. In the
case of Total-N, the results might be influenced by point pollution sources (Tables 4 and 7).
Fig. 10 demonstrates that, despite the influence of point pollution sources on ED and Total-N,
with increasing ED values, the Total-N concentration is clearly decreasing. It refers to the
ability of landscapes with more complex configurations to retain more nutrients.
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The Mean Shape Index significantly correlated with CODgmnos and Total-N runoff

(Table 8), but depended considerably on land cover, and the interpretation of these results
was therefore unusable.
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Figure 10. Relationship between Edge Density, total-N, and proportion of urban land use.

Mean Shape Index significantly correlated with the proportion of urban areas. This
relationship may be caused by the correlation between Total-N and the Mean Shape Index

(Fig. 11). At the same time, the Mean Shape Index correlated with Total-N and the proportion
of natural areas (Table 7 and Fig.12).

LB R L

Figure 11. Relationship between Mean Shape Index, total-N, and proportion of urban land use.
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Figure 12. Relationship between Mean Shape Index, total-N and proportion of natural areas.

Correlation analysis of the Mean Euclidean Nearest Neighbor Distance showed that the
Total-N runoff is greater in the case of more isolated patches, but the index itself correlated
significantly with the proportion of urban land use (Fig. 13).
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Figure 13. Relationship between Mean Euclidean Nearest Neighbor Distance, total-N, and proportion of urban
land use.

The negative relationship between Contagion and the CODkwmnos value indicated
unexpectedly greater organic matter runoff from more disaggregated landscapes. The
CODxkwno4 runoff correlated significantly with agricultural land use, which points to low
humic- and fulvic-acid-based organic matter runoff from agricultural areas (Fig. 14).
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Figure 14. Relationships between contagion, CODgwy04, and proportion of agricultural land use.

The Patch Richness Density (PRD) and Shannon’s Diversity Index (SHDI) showed no
expected correlations with the proportion of natural areas (Table 8), although SHDI
correlated significantly with the proportion of fens (Table 7). The diversity metrics’ (e.g., the
SHDI) ability to predict nutrient and organic matter runoff from catchments was not good.

4. Conclusions

Changing grain size has a significant effect on landscape metrics. The responses of
landscape metrics to changing grain size vary significantly among different landscape metrics
and across different landscapes. This is mainly because of different factors that affect the
behavior of landscape metrics. The rapid decrease in Edge Density values when changing
grain size is caused by the simplification of edges. Also, it seems that landscapes of complex
configuration show a greater decrease in their edge density values, reaching the same value as
homogenous landscapes, i.e., at some point of spatial resolution the difference between
landscapes disappears. The same effect appeared in the case of Patch Density. The reason for
this behavior is the elimination of small complex parts of edges and small patches, which are
often present in complex landscapes. Diversity metrics are sensitive to changing grain size
when the number of classes starts to change.

Contagion and Mean Euclidean Nearest Neighbor Distance are directly dependent on
grain size; therefore they should be used and interpreted carefully in case of changing grain
size.

A significant difference was found between the relationships derived from the Base Map
analysis and the CORINE Land Cover Map analysis. In the case of the Base Map, landscape
metrics strongly correlated with land use and showed no expected relationships with water
quality data. It points to the importance of land use classification in such kinds of analyses.

According to the CORINE Land Cover Map analysis, many indexes significantly
correlated with water quality data. The strong relationship between the Patch Density and the
CODxkwmno4 value is most likely caused by the fact that both parameters were significantly
correlated with the proportion of natural areas. However, the relationship between the values
of Edge Density and the Total-N and BOD; seemed to be causal, which is indicative of the
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ability of landscapes with more complex configurations to retain more nutrients and organic
matter.

The Mean Shape Index significantly correlated with water quality data but depended too
strongly on land use. Therefore, no conclusions can be drawn from any of the results
regarding the influence of landscape configuration on nutrients and organic matter
concentration in river water.

The Total-N concentrations are greater in more isolated patches (greater value of the
Mean Nearest Euclidean Neighbor Distance). The Total-N depends on both land use and
landscape metrics, however, our data did not allow us to determine the detailed influence of
either factor on Total-N runoff.

A negative correlation between the Contagion and the CODxwno4 value indicated greater
organic material losses from less compacted and more mosaic catchments. A reason for this
relationship is probably the dependence of the index on the proportion of fens, bogs and
mires, and agricultural land use, which made the results hard to interpret. Diversity metrics
seem not to be good indicators for predicting nutrient and organic matter runoff from
catchments.

Spatial resolution may have had a significant effect on our results, since changes in grain
size have various impacts on different landscapes. For example, with increasing grain size,
the Edge Density of more fragmented landscapes decreases more rapidly than in catchments
with homogenous landscape structure, while the water quality data may remain the same.

Nutrient and organic matter runoff is influenced by land use and landscape metrics. As
the landscape metrics depend on pixel size, topographic scale, and land use classification, and
as the effect of land use on water quality in catchments is higher than that of other factors, it
was impossible to separate the influence of land use pattern from the influence of
FRAGSTATS-based landscape metrics.
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